
T.C.  

EGE ÜNİVERSİTESİ  

FEN BİLİMLERİ ENSTİTÜSÜ 

BPA’NIN ÖTESİNDE: DENİZ MODELLERİNDE BPE, 
BPZ VE BADGE’NİN SUCUL ORGANİZMALAR 

ÜZERİNE FİZYOLOJİK ETKİLERİNİN 
EKOTOKSİKOLOJİK BİR BAKIŞ AÇISIYLA 

DEĞERLENDİRİLMESİ  

Beyza NALBANTLAR 

Tez Danışmanı: Prof. Dr. Özlem ÇAKAL ARSLAN 

 

Su Ürünleri Temel Bilimler  

Su Ürünleri Temel Bilimler Doktora Programı  

 

İZMİR  

2023 

 



 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

 

KABUL VE ONAY SAYFASI 

 

 

Beyza NALBANTLAR tarafından Doktora tezi olarak sunulan ‘‘BPA’nın 
ötesinde: Deniz modellerinde BPE, BPZ ve BADGE’nin sucul organizmalar 
üzerine fizyolojik etkilerinin ekotoksikolojik bir bakış açısıyla 
değerlendirilmesi’’ başlıklı bu çalışma E.Ü. Lisansüstü Eğitim ve Öğretim 
Yönetmeliği ile E.Ü. Fen Bilimleri Enstitüsü Eğitim ve Öğretim Yönergesi’nin 
ilgili hükümleri uyarınca tarafımızdan değerlendirilerek savunmaya değer 
bulunmuş ve / /  tarihinde yapılan tez savunma sınavında aday oybirliği/oyçokluğu 
ile başarılı bulunmuştur. 

 

 

Jüri Üyeleri:                                                                   İmza  : 
 

Jüri Başkanı      :  
 

Raportör Üye    :  
 

Üye                     :  
 
 
Üye                     :  
 
 
Üye                     :  

 



 
 

 

 

 

 

 



 
 

EGE ÜNİVERSİTESİ FEN BİLİMLERİ ENSTİTÜSÜ 

ETİK KURALLARA UYGUNLUK BEYANI 

EÜ Lisansüstü Eğitim ve Öğretim Yönetmeliğinin ilgili hükümleri uyarınca 
Doktora Tezi olarak sunduğum ‘‘BPA’nın ötesinde: Deniz modellerinde BPE, BPZ 
ve BADGE’nin sucul organizmalar üzerine fizyolojik etkilerinin ekotoksikolojik bir 
bakış açısıyla değerlendirilmesi’’ başlıklı bu tezin kendi çalışmam olduğunu, 
sunduğum tüm sonuç, doküman, bilgi ve belgeleri bizzat ve bu tez çalışması 
kapsamında elde ettiğimi, bu tez çalışmasıyla elde edilmeyen bütün bilgi ve 
yorumlara atıf yaptığımı ve bunları kaynaklar listesinde usulüne uygun olarak 
verdiğimi, tez çalışması ve yazımı sırasında patent ve telif haklarını ihlal edici bir 
davranışımın olmadığını, bu tezin herhangi bir bölümünü bu üniversite veya diğer 
bir üniversitede başka bir tez çalışması içinde sunmadığımı, bu tezin 
planlanmasından yazımına kadar bütün safhalarda bilimsel etik kurallarına uygun 
olarak davrandığımı ve aksinin ortaya çıkması durumunda her türlü yasal sonucu 
kabul edeceğimi beyan ederim. 

.... / .. /  

İmzası 

Adı-Soyadı 

Beyza NALBANTLAR 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

 



i 
 

 
 

ÖZET 

 

 

BPA’nın Ötesinde: Deniz Modellerinde BPE, BPZ ve BADGE’nin 
Sucul Organizmalar Üzerine Fizyolojik Etkilerinin Ekotoksikolojik Bir 

Bakış Açısıyla Değerlendirilmesi 

 

NALBANTLAR, Beyza 

Doktora Tezi, Su Ürünleri Temel Bilimler Anabilim Dalı   

Tez Danışmanı: Prof. Dr. Özlem ÇAKAL ARSLAN   

Eylül 2023, 109 sayfa 

 

İnsanlık var olma sürecinin başlangıcından beri sürekli olarak hem bulunduğu 
çevreden etkilenmekte hem de bulunduğu çevreyi etkilemektedir. Çevreye giriş 
yapan çeşitli sayıdaki kimyasal/kirleticilerden biri bisfenol gruplarıdır. Plastik 
olmak üzere çeşitli uygulamalarda polimer olarak kullanılan Bisfenol A’nın başta 
endokrin bozucu etkisi olmak üzere, canlılarda olumsuz birçok etkisinin ortaya 
çıkmasından sonra kullanımında kısıtlamaya ve engellemeye geçilmiştir. Bu 
sürecin hemen akabinde “bisfenol analogları” olarak adlandırılan Bisfenol A 
türevleri çevreye giriş yapmıştır.  Bu tezde analoglardan Bisfenol E (BPE), Bisfenol 
Z (BPZ) ve Bisfenol A diglisidil eter’in (BADGE) biyoindikatör tür olan Mytilus 
galloprovincialis üzerindeki etkileri araştırılarak ekotoksikolojik profillerinin 
ortaya çıkarılması amaçlanmıştır.  

Çalışmada BPE, BPZ ve BADGE’nin midyeler (Mytilus galloprovincialis) 
üzerindeki etkilerinin belirlenmesi için farklı test yöntemleri uygulanmıştır.  
İstatiksel analizler ile değerlendirme yapılarak BPA ile karşılaştırılmıştır. Genel 
olarak her üç analoğun midye üzerinde farklı toksik etkilere yol açtıkları 
belirlenmiştir. Fertilizasyon başarısını ve larval gelişim sürecini etkilemekle 
beraber, histolojik açıdan dejenerasyona yol açtıkları, genotoksik etkiye ve apoptoz 
indüklenmesine neden oldukları saptanmıştır.   

Anahtar Kelimeler: BPE, BPZ, BADGE, BPA, Mytilus galloprovincialis, 
Mikronükleus testi, Apoptoz, Histopatoloji, Fertilizasyon ve embriyotoksisite.  
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ABSTRACT  

 

Beyond BPA: Evaluation of The Physiological Effects of BPE, BPZ, 
and BADGE on Aquatic Organisms in Marine Models from an 

Ecotoxicological Perspective 

NALBANTLAR, Beyza 

PhD in Marine and Inland Water Science 
Supervisor: Prof. Dr. Özlem ÇAKAL ARSLAN 

September 2023, 109 pages 
 

Since the beginning of the human existence process, it has been constantly 
affected by the environment and affects the environment in which it is located. One 
of the various chemicals/pollutants entering the environment is bisphenol groups. 
The use of Bisphenol A, which is used as a polymer in various applications, 
including plastic, has been restricted and prevented after the emergence of many 
negative effects on living things, especially its endocrine-disrupting effect. 
Immediately after this process, bisphenol derivatives called “bisphenol analogs” 
entered the environment. This thesis aims to reveal the ecotoxicological profiles of 
the analogs Bisphenol E (BPE), Bisphenol Z (BPZ), and Bisphenol A diglycidyl 
ether (BADGE) by investigating the effects on the bioindicator species Mytilus 
galloprovincialis.  

In the study, different test methods were applied to determine the effects of 
BPE, BPZ, and BADGE on mussels (Mytilus galloprovincialis). It was evaluated 
with statistical analysis and compared with BPA. In general, it has been determined 
that all three analogs cause different toxic effects on mussels. It has been determined 
that although they affect the fertilization success and larval development process, 
they cause degeneration in terms of histology, cause genotoxic effects, and induce 
apoptosis. 

Keywords: BPE, BPZ, BADGE, BPA, Mytilus galloprovincialis, Micronucleus 

Assay, Apoptozis, Histopathology, Fertilization and embryotoxicity. 
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ÖNSÖZ 

Bu tez çalışması, Prof. Dr. Özlem ÇAKAL ARSLAN danışmanlığı ile 

tamamlanmış, Ege Üniversitesi Fen Bilimleri Enstitüsü’ne doktora tezi olarak 

sunulmuştur. Bu çalışmada, Bisfenol A’nın yerine kullanılan Bisfenol E, Bisfenol 

Z ve Bisfenol A diglisidil eter’in midyeler üzerindeki etkileri araştırılarak 

yorumlanmıştır.  

Çalışma midyelerin maruz bırakıldığı BPE, BPZ, BADGE ile ilk kez 

gerçekleştirilmektedir. Araştırma sonuçları, diğer analoglar ve farklı türlerle 

gerçekleştirilecek olan diğer çalışmalara ışık tutarak, daha fazla çalışmanın 

yapılmasına gereklilik olduğunu savunmaktadır. Sucul ekosistemin güvenliği ve 

sürdürülebilirliği için oluşturulacak yasal düzenlemeler açısından önem arz etmekle 

beraber eylem planlarının belirlenmesinde bir perspektif oluşturarak yarar 

sağlayacaktır.    

İZMİR       BEYZA NALBANTLAR 

/10/2023 
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1. GİRİŞ 

İnsanoğlu var olduğu dönemden bu yana daha iyi bir yaşam için gelişme adı 
verilen bir süreci yaşamaktadır. Gelişmenin bir mihenk taşı olduğu düşünülen 
sanayi devrimi ile üretim hızla artmış ve çeşitli ürünlerle beraber bu ürünlerin 
yapımında kullanılan kimyasallar da hayatımıza giriş yapmıştır. Çevreye giriş 
yapan ve her geçen gün sayısı artan bu kimyasallar/kirleticiler doğal ekosistemin 
her bir öğesi için tehlike oluşturmaya başlamıştır. Doğal ekosistemin bir parçası 
olan sucul ekosistemlerde bu tehlikeyle karşı karşıya kalmaktadırlar. Sucul 
ekosistemlere kazara ya da bilerek bırakılan çeşitli sayıda kimyasallar/kirleticiler 
bulunmaktadır.  

Kimyasallar/kirleticiler sucul ekosisteme giriş yaptıktan sonra kimyasal, 
biyolojik, fiziksel olmak üzere farklı bir dizi süreçten geçmektedirler. Kimyasallar 
belirli süreçlerle (fotoliz, hidroliz, ph vb…) parçalanarak ikincil ürünlere 
dönüştükleri gibi, biyolojik olarak ksenometabolizma süreçlerinde detoksifiye 
olması, Faz I ve Faz II detoksifikasyon süreçlerinde zararsız/zararlı metabolitlere 
dönüşmesi söz konusudur.  Biyolojik olarak ksenometabolizma süreçlerinde ortaya 
çıkan metabolitler; esas maddeden daha toksik olarak ortaya çıkabilmektedirler. 
Kimyasalların fizikokimyasal özellikleri degredasyon sürecinde oldukça önemlidir. 
Moleküler ağırlık, erime/kaynama noktası, buhar basıncı, suda çözünebilirliği, 
oktanol/su partitisyon katsayısı, dayanıklılığı, adsorpsiyon/desorpsiyon özellikleri, 
uçuculuk gibi özellikler kimyasalların sucul ekosistemlerdeki kaderini 
etkilemektedir. Kimyasalların çevresel akıbetinin belirlenmesinde fiziko-kimyasal 
süreçler ve kimyasal analizler belirteç olsa da, sucul ortamdaki etkilerinin ve etki 
mekanizmalarının tahmin edilmesi için ekotoksikolojik testlerin ve test canlıların 
seçilmesine ihtiyaç duyulmaktadır. Ekotoksikolojik çalışmaların temelinde 
kirletici/kimyasalların çevreye giriş yaptıktan sonra, her bir trofik seviyede yer alan 
organizmalar üzerindeki  olası etkilerin oluşabileceğinin belirlenmesi için biyolojik 
testlerin yapılması yatmaktadır. Sonraki aşamada ise belirlenen etkilerin 
popülasyon ve komünite üzerinde yaratabileceği olası olumsuz sonuçların neler 
olabileceği ortaya çıkarılmaya çalışılır. Aynı zamanda ekotoksikolojik çalışmalar; 
tüm sucul ekosistemin korunması, sürdürülebilirliği, güvenliği için alınması 
gerekebilecek eylem planlarının belirlenmesinde yardımcı olmaktadır.  
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Kimyasallar/kirleticiler organizma üzerinde farklı birçok etkiye neden 
olabilmektedir. Bu etkilerin belirlenmesi için akut ve sublethal toksisite testleri 
kullanılmaktadır. Akut toksisite testleri ile belirlenen LC50/EC50 değerlerinden 
sonra subletal toksisite testlerine odaklanılarak farklı parametrelerle 
incelenmektedir. Bu parametreler fizyololojik çalışmaları (fotosentez, solunum, 
beslenme, kalp atış hızı vb.), biyokimyasal çalışmaları (enzim aktiviteleri, 
hormonal fonksiyonlar vb.), üreme çalışmaları (döllenme, embriyo gelişimi, 
yumurta ve spermlerin kalitesi vb.), genetik çalışmaları (kromozom hasarları, 
mutajenik, teratojenik, karsijonik vb.), histopatolojik çalışmaları (anormal 
büyümeler, doku hasarları vb.) içermektedir. İndikatör canlılar ve test protokolleri 
ile yapılan araştırmalarla kimyasalların sublethal etkileri ortaya çıkarılarak genel 
anlamda toksikolojik profilleri oluşturulması hedeflenmektedir. Özellikle sucul 
ekosisteme giriş yapan yeni kimyasalların sublethal etkilerinin (üreme, genetoksik, 
endokrin bozucu vb.) belirlenmesi oldukça önemlidir. Çünkü belirlenen bu etkiler 
bir sonraki çalışmaların temelini oluşturarak kapsamlı araştırmaların yapılmasına 
olanak sağlayacaktır. Ayrıca hem sucul ekosistemin hem de insan sağlığı açısından 
ne tür bir risk oluşturabileceklerini göstergesi olarak görülmektedir.   

Kimyasalların etkilerinin bilinmesiyle beraber kullanım alanlarına göre yeni 
ya da aynı kimyasalların analogları üretilmeye başlanmıştır. Asıl kimyasal yerine 
üretilen analoglar daha zararsız olabilecekleri gibi daha veyahut benzer derecede 
toksik olma potansiyeline sahip olabilmektedirler. Üretilen bu kimyasalların doğal 
ekosistem için oluşturabilecekleri riskler ise belirsiz olmakla beraber güvenirlikleri 
şüphelidir.  

1.1. Bisfenol A (BPA) 

Endokrin bozucu bileşikler (EDC) endojen hormon tepkilerini uyarabilen veya 

baskılayabilen, canlı organizmaların üreme ve gelişim süreçlerine müdahale 

etmekten sorumlu olan eksojen maddeler olarak tanımlanmaktadırlar (Ghosh et al., 

2022; Rosenfeld, 2021; Metcalfe et al., 2022). Şu ana kadar Avrupa Birliği 

tarafından yaklaşık 900 kimyasal endokrin bozucular olarak tanılanmıştır ve kabul 

edilmiştir (Plattard et al., 2021; EU, 2020). Endokrin aktiviteye sahip bilinen 

maddeler arasında antropojenik (sentetik hormonlar (dietilstilbestrol, 17-α-

etinilestradiol), polisiklik aromatik hidrokarbonlar (PAH), pestisitler, poliklorlu 

bifeniller, bisfenol A (BPA) ve anologları ve doğal olarak oluşan kimyasallar (doğal 

hormonlar (estron, estradiol, estriol, progesteron, testosteron), fitoöstrojenler) 

bulunmaktadır (Czarny et al., 2017). 
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İlk olarak 1891 yılında sentezlenen BPA, iki hidrofenoksil grubu içeren difenil 

metan türevidir. 1957 yılından bu yana ticari ürün olarak polikarbonat plastiklerin 

ve epoksi reçinelerin üretimi için bir monomerdir. Ayrıca, termal kağıtlarda renk 

geliştirici bir madde olarak kullanılmaktadır (Zhou et al., 2021; Vaccher et al., 

2022; Xing et al., 2022). Plastik kaplar ve şişeler, yemek takımları, oyuncaklar, 

tıbbi ekipmanlar, diş dolgu malzemeleri, polivinil klorür boruları, sigara filtreleri, 

otomobil parçaları ve metal gıda kutularının iç kaplamaları dahil olmak üzere 

birçok ürünün imalatı için bir hammaddedir (Pelch et al., 2019; Adhikary, 2021; 

Tarafdar et al., 2022). 2015 yılında, 7,7 milyon metrik tona yakın BPA üretimi 

gerçekleşmiştir ve 2022 yılında yaklaşık 10,6 milyon metrik ton üretiminin olduğu 

düşünülmektedir (Fabrello and Matazzo, 2022). Yüksek üretimi ve kullanımıyla 

çevreye giriş yapması kaçınılmaz olan bu kimyasal su, toprak, sediment, iç mekân 

tozları, insan dokuları olmak üzere farklı çevresel bölümlerde tespit edilmiştir 

(Kang et al., 2006; Roark, 2020). Bisfenol A’nın yıllar içerisinde yapılan çok 

sayıdaki araştırmanın sonucunda endokrin bozucu olmasının yanı sıra 

kardiyovasküler hastalıklar, obezite, diyabet, üreme bozuklukları ve meme kanseri 

gibi olumsuz sağlık etkilerine neden olabileceğini gösteren çalışmalar 

bulunmaktadır (Rochester, 2013; Giulivo et al., 2016; Ziv-Gal and Flaws, 2016).  

Hem insan hem de diğer tüm canlılar için risk oluşturduğu ve olumsuz birçok etkiye 

neden olduğu ortaya çıkmasından sonra bisfenol A’nın üretimi/kullanımı ile ilgili 

kısıtlamaya gidilmiştir. İlk olarak, 2010 yılında Kanada’da biberonların üretiminde 

kullanımı yasaklanmıştır (Czarny- Krzymińska, et al., 2023). Daha sonra Avrupa 

Birliği ve Amerika Birleşik Devletler’inde, 2011-2012 yıllarında polikarbonat 

biberonlarda kullanımları yasaklanmıştır (EU, 2011; FDA, 2012). Avrupa 

Kimyasallar Ajansı (ECHA) östrojenik aktivitesinin bir sonucu olarak bisfenol A’yı 

yüksek önem arz eden bir madde olarak sınıflandırmıştır (ECHA, 2017). 2020 

yılında ise termal kâğıttan kaynaklanan bisfenol A maruziyetini azaltmak amacıyla 

Avrupa Birliği, termal kağıtlarda bisfenol A’nın içeriğini ağırlıkça %0,02'nin altına 

düşürmüştür (Czarny-Krzymińska, et al., 2023). Avrupa Komisyonu düzenlemeleri 

uyarınca, oyuncakların ve gıda ile temas eden malzemelerin üretiminde bisfenol 

A’nın kullanımına sırasıyla 0,04 mg kg-1 ve 0,05 mg kg-1 özel migrasyon limitiyle 

(SML) izin verilmektedir (EU, 2017; EU, 2018).  



4 
 

 
 

Çeşitli kısıtlamaların/yasaklamaların gerçekleştirilmesinin akabinde Bisfenol A 

yerine geçebilecek kimyasal üretimine başlanılmıştır. BPA analogları olarak 

adlandırılan bu yeni kimyasallar doğal ekosistemin bir parçası olma yolunda hızla 

ilerlemektedirler.  

1.2. Bisfenol Analogları  

Bisfenol analogları, bisfenol A’ya benzer kimyasal yapılarla birbirine 
bağlanmış iki fenol grubundan oluşmaktadırlar. Hem iki hidroksifenil arasındaki 
kimyasal grup hem de bromlu ve klorlu bileşiklerin mevcudiyeti bakımından diğer 

kimyasal gruplarından farklıdırlar. ECHA (2021) raporuna göre bisfenol yapısına 
sahip 17 bisfenol vardır. Bisfenollerde ortak yapısal özelliklere sahip olan ve 
bisfenol türevleri olarak adlandırılan toplam 148 madde bulunmaktadır (Şekil 1.1) 
Moleküler ağırlıkları ve Cas numaraları yer alan Çizelge 1.1.’de şu ana kadar 
bilinen bisfenol analogları yer almaktadır. Tüm bisfenol analogları ile ilgili aynı 
düzeyde bilgiler bulunmamaktadır. Bisfenol analoglarından en fazla bilgiye sahip 
olunanlar BPS, BPF, BPAF olarak sıralanabilir. 

 

Şekil 2.1.1.1. Bisfenol analoglarının kimyasal yapıları Şekil 1.1. Bisfenol analogları 
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Çizelge 1.1. Bisfenol analoglarının cas numaraları ve moleküler ağırlıkları 

 

 

 
 
Bisfenol analoglarından Bisfenol S (BPS), Bisfenol F (BPF) ve Bisfenol AF 

(BPAF), Bisfenol A yerine polikarbonat plastiklerin ve epoksi reçinelerin 
üretiminde yaygın olarak kullanılmaktadırlar (Bousoumah et al., 2021; Shamhari et 
al., 2021). Ayrıca BPS'nin epoksi yapıştırıcılar, termal makbuz kağıtları, boya katkı 
maddelerinde (Chen et al., 2016); BPF’nin gıda ambalajlarında, astarlarda, su 
borularında, diş dolgu macunlarında, cilalarda, endüstriyel zeminlerde (Chen et al., 
2016; Rochester and Bolden, 2015); BPAF’nin elektronikte ve optik fiberlerde 
çapraz bağlayıcı gibi yaygın polimer uygulamalarında, poliamidler, polyesterler, 
polikarbonat kopolimerler ve özel polimerler için yüksek performanslı bir monomer 
olarak kullanıldığı bilinmektedir (Chen et al., 2016). 

 
Bisfenol AP (BPAP)’nin plastik, kauçuk, polimer malzemelerin 

sentezlenmesinde, kimya endüstrisinde ve medikal endüstrisinde plastikleştirici ve 
alev geciktirici olarak kullanılmaktadır, benzer şekilde Bisfenol C (BPC)’de alev 
geciktirici olarak endüstriyel ürünlerin üretiminde yer almaktadır (Han et al., 2021). 
Analoglardan Bisfenol C, Bisfenol E ve Bisfenol Z kişisel bakım ürünleri, gıda 
ambalajları ve kâğıt ürünlerinde bulunmaktadırlar.  

Kimyasal Adı Cas numarası 
 

Moleküler ağırlık (g/mol) 

Bisfenol A 80-05-7 228,29 

Bisfenol AF 1478-6 1-1 336,23 

Bisfenol AP 1571-75-1 290,36 

Bisfenol B 77-40-7 242,32 

Bisfenol BP 1844-01-5 352,43 

Bisfenol C 79-97-0 256,34 

Bisfenol F 620-92-8 200,23 

Bisfenol E 2081-08-5 214,27 

Bisfenol G 127-54-8 312,45 

Bisfenol M 13595-25-0 346,46 

Bisfenol P 2167-51-3 346,46 

Bisfenol S 80-09-1 250,27 

Bisfenol Z 843-55-0 268,36 

Bisfenol A diglicidil eter 1675-54-3 340,4 

Bisfenol PH 24038-68-4 380,48 

Bisfenol FL 3236-71-3 350,41 

Bisfenol TMC 129188-99-4 310,43 
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BPE, plastik malzemelerin sağlamlaştırılması (sertleştirilmesinde) 
işlemlerinde (Lee et al., 2019); BPZ ise fensiklidin (PCP) gibi anestezik 
kimyasalların sentezinde kullanılabilmektedir (Schmidt, 2013). Yüksek üretim 
hacimli olduğu bilinen BADGE epoksi reçinelerinin üretiminde bir monomer 
olmakla beraber, yiyecek ve içecek kaplarının kaplama malzemesi, antikorozitif 
kaplama ve dış kompozitlerin kaplama maddesi olarak üretim içerisinde yer 
almaktadır (Chamorro-Garcia et al., 2012; Szczepanska et al., 2019; Miyazaki et 
al.,2020; Zhag et al., 2021). Yine alev geciktirici olarak kullanılan 
tetrabromobisfenol A (TBBPA) ve tetrabromobisfenol S (TBPS) ve bunların 
analogları/türevleri olarak tanımlanan bromlu bisfenoller üretilmiştir (Liu et al., 
2016). Bisfenol M (BPM), Bisfenol C (BPC), Bisfenol P (BPP), Bisfenol E (BPE), 
Bisfenol Z (BPZ), Bisfenol AP (BPAP) farklı ve çeşitli ürünlerin üretimi esnasında 
kullanılmalarının yanı sıra plastik, reçine, dental ürünlerde polimer olarak görev 
almaktadırlar (Owczarek et al., 2018). Farklı ve çeşitli ürünlerin üretimi aşamasında 
kullanılmalarının bilinmesine karşılık genel olarak tüm analogların üretim ve 
kullanım miktarları hala tam olarak bilinmemektedir. Analogların birçoğu üretim 
aşamasında polimer görevine sahip olmaları sonucunda kuşkusuz üretim 
miktarlarının tahmin edilen ya da tespit edilebilen değerlerden daha yüksek olacağı 
yönündedir. Şu ana kadar rapor edilen miktarlara bakıldığında 2016 yılında Avrupa 
Gıda Güvenliği Otoritesi (EFSA) tarafından BPS’nin yıllık üretiminin 1000-10000 
ton olduğu, BPAF’nin 100-1000 ton olduğu yönündedir (EFSA, 2020). Aynı 
raporda bromlu bisfenoller arasında yıllık en yüksek üretimin TBBPA’nın 170.000 
metrik ton/yıl olduğu bildirilmiştir. Bir diğer analog BADGE içinse, 2015 yılında 
sadece ABD’de yıllık üretimin 453-9072 ton olduğunun tahmin edildiği rapor 
edilmiştir (Wang et al., 2021). Diğer analogların üretim ve kullanım miktarları ile 
ilgili bilgi bulunmamasına karşılık endüstriyel ürünlerinde kullanılmaları göz 
önüne alındığında sucul ekosisteme girişleri ve insan maruziyeti kaçınılmaz 
olmaktadır.  

1.3. Bisfenol Analoglarının Sucul Ekosisteme Girişi  

BPA ve analoglarının varlığı antropojenik bir aktivitenin sonucu olmakla 
beraber (Huang et al., 2012), üretimleri ve kullanımları esnasında ve bertaraf 
edilmeleri sırasında da çevreye girişleri meydana gelebilmektedir (Liu et al., 2021). 
Yine yapılan çalışmalar, BPA ve analoglarının yüksek sıcaklıkta, asidik veya alkali 
ortamlardaki difüzyonu ve hidrolizi sırasında bisfenol bazlı malzemelerden 
(polikarbonat ve epoksi reçineler) çevreye geçiş yapabileceğini göstermektedir 
(Michałowicz, 2014; Muhamad et al., 2016; Usman and Ahmad, 2016; Wu et al., 
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2018; Cantoni et al., 2021). Yaygın olarak kullanılan bu analoglar sucul 
ekosistemlere öncelikle bisfenollerin ve bisfenollere dayalı ürünlerin üretimi, 
arıtılması ve işlenmesi ile ilgili tesislerdeki atık su deşarjlarından, atık su arıtma 
işlemleri sırasındaki verimsiz (yetersiz) giderimden, düzenli depolama 
alanlarındaki sızıntı sularından ve evsel katı atıklarından giriş yapmaktadırlar (Im 
and Loffler, 2016; Godiya and Park, 2022; Huang et al., 2021; Liu et al., 2021). 
BPA konsantrasyonlarının (<LOD-2780.0000 μg L-1) diğer analoglara göre çok 
daha yüksek olmasıyla beraber analoglar arasından BPS, BPF ve BPAF’nin 
(<LOD-3.8400 μg L-1) tespit edilme sıklığı ve belirlenen konsantrasyonları BPA 
içermeyen ürünlerin üretiminde kullanıldığını göstermektedir (Ballesteros-Gómez 
et al., 2007; Bahramifar et al. 2014; Caban and Stepnowski, 2020; Cesen et al., 
2018; Fries et al., 2016; Gorga et al., 2013).  

Huang et al., (2020) tarafından gerçekleştirilen çalışmada atık suyun 
girişindeki ve çıkışındaki BPA ve analoglarının seviyelerini araştırmışlardır. 
Çalışmada bisfenollerin uzaklaştırılmasında atık su arıtma tesislerinin yeteriz 
olduğunu belirlemişlerdir ve atık su arıtma tesislerinden boşaltılan atık suların sucul 
ekosistemlerdeki bisfenollerin varlığı açısından önemli bir kaynak teşkil 
edebileceklerini rapor etmişlerdir. Ayrıca, çalışmada giriş ve çıkış sularında 
belirlenen ΣBPs (BPA, BPAF, BPBP, BPC, BPE, BPF, BPG, BPS ve BPZ) 
konsantrasyonlarının sırasıyla 0,6653–5,4495 ve 0,0380–2,8415 μg L-1 arasında 
değişmekte olduğu tespit edilmiştir. Bir başka çalışmada ise, hastane atık suları ve 
depolama sahası sızıntı suları incelenmiştir. Her iki alan için BPA, BPAF, BPAP, 
BPBP, BPE, BPF, BPG, BPP, BPS ve BPZ’nin belirlenen konsantrasyonları 
sırasıyla <LOD-0,9730 ve <LOD-27,6000 μg L-1 olduğu rapor edilmiştir (Huang et 
al., 2021). Bu çalışmalar göz önüne alındığında, bisfenol analoglarının sucul 
ekosisteme depolama sızıntı alanları haricinde hastane atık suları aracılığıyla da 
giriş yaptığı ve önemli bir girdi kaynağı oluşturabileceği düşünülmektedir.   

Sucul ekosisteme girişinin bir diğer kaynağı ise, bisfenollerin hidrofobik (su 
sevmeyen) olmalarından kaynaklanmaktadır. Bisfenoller bu özellikleri nedeniyle 
kanalizasyon çamurunu adsorbe edebilmektedirler. Bununla ilgili yapılan bir 
çalışmada, atık su tortusundaki ΣBP'lerin (BPA, BPAF, BPBP, BPC, BPE, BPF, 
BPG, BPS ve BPZ) konsantrasyonları 0,2690–2,0909 μg g-1 olarak rapor edilmiştir 
(Huang et al., 2020). Arıtma çamurunun tarımda gübre olarak kullanılması, 
adsorplanmış bisfenol analoglarının toprağa ve yer altı sularına salınmasına yol 
açabileceği bildirilmiştir (Hu et al., 2019; Liu et al., 2021). Üretildikleri ve 
kullanıldıkları fabrikalardan ve bunlara dayalı ürünlerin yakılması sırasında da gaz 
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olarak atmosfere salınabilirler (Xing et al., 2022). Ayrıca binaların dış duvarlarına 
döşenen yalıtım levhalarının üretiminde kullanılan fenolik reçinenin sentezi için 
birçok bisfenol analoğunun kullanılması (Zhao et al., 2021) sonucunda şehirlerden 
ve tarım arazilerinden gelen yağış aracılığıyla da sucul ortam için noktasal olmayan 
önemli bir bisfenol kaynağı olmaktadırlar. 

Genel olarak bir kimyasalın moleküler ağırlığı, moleküler yapısı, 
biyokonsantrasyon faktörü (BCF), oktanol-su partitisyon katsayısı (log Kow), 
sudaki çözünürlükleri, yarılanma ömürleri, biyoakümülasyon faktörü (BAF) ve 
biyotransformasyon yarı-ömürleri, sucul ekosistemlere giriş yaptıktan sonraki 
davranışı için bilgi sağlamaktadır. Tüm kimyasallar için spesifik olarak tespit edilen 
bu değerler onların sucul ortamdaki çevresel kaderlerinin tahmin edilmesine 
yardımcı olmaktadır. Bunlardan oktanol-su partitisyon katsayısı ise ayrı bir öneme 
sahipir. Log Kow³3’ten büyük olan kimyasalların organik maddelere bağlanması 
ve biyolojik olarak birikmesi söz konusudur; Log Kow£3’ten küçük ise bu 
kimyasalların su kolonunda yer alacağı sonucuna varılmaktadır (Parlak vd., 2011). 
BPA’nın tahmin edilen log Kow değeri 3,64 iken BPAF, BPAP, BPB, BPBP, BPC, 
BPFL, BPG, BPM, BPP, BPE, BPZ, BADGE, TBBPA gibi birçok bisfenol analog 
yüksek log Kow (3,19-7,34) değerine sahiptir (Czarny-Krzymińska et al., 2023). 
Bu analogların BPA’dan daha fazla biyolojik olarak birikebilme potansiyellerine 
sahip olduklarını düşündürmektedir. BPS, BPF ve BPSIP gibi analogların log Kow 
değerleri£3’ten (1,65-2,42) düşüktür (Czarny-Krzymińska, et al., 2023)  ve bu 
analogların hidrofilik (su seven) doğasını ve suda çözünebilme eğilimlerini 
yansıtmaktadır.  

Avrupa Birliği Kimyasalların Kaydı, Değerlendirmesi ve İzni (REACH) 
kriterlerine göre, BCF>2000 kg L-1 olan kirleticiler biyobirikimli olarak kabul 
edilmektedirler (Arnot et al., 2022). BPBP, BPFL, BPG, BPM, BPP, BPPH, 
BPZ’nin tahmini BCF'si 4,74 × 103 ila 1,1 × 104 kg L-1 arasında değişerek yüksek 
biyobirikim potansiyeli gösterirken, BPA ve diğer analogların 3,35–747 kg L-1 gibi 
düşük bir BCF değerine sahip oldukları bildirilmiştir (Czarny-Krzymińska, et al., 
2023). Czarny-Krzymińska et al., (2023) çalışmasına göre log BCF ile log Kow 
arasında pozitif bir korelasyon (r2 = 0.9664) vardır. Lipofilikliğin (yağda çözünen) 
sucul organizmalarda bisfenol analoglarının birikmesi için ana itici bir güç 
olabileceğini bildirmişlerdir. BPA, BPAP, BPB, BPC, BPF, BPE, BPS, BPZ gibi 
birçok bisfenol analoglarının, 0,05 ile 0,834 gün arasında biyotransformasyon yarı 
ömrü ile hızla metabolize edilebilmektedirler. Böylece yüksek log Kow değerine 
sahip olan analoglar için biyolojik birikim potansiyelleri azalabilir (Czarny-
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Krzymińska, et al., 2023). BPAF, BPBP, BPFL, BPG, BPM, BPP, BPPH, TBBPA 
ve BADGE gibi diğer analogların biyotransformasyon yarı ömürleri 1 günden 
fazladır ve orta-dereceli biyodönüşebilir bileşikler olarak sınıflandırılabilirler 
(Czarny-Krzymińska, et al., 2023). BPA ve analoglarının, sediment, toprak ve 
sudaki yarı ömürleri sırasıyla 0–1621, 0–360 ve 0–180 gün arasında değişmektedir 
(Czarny-Krzymińska, et al., 2023) ve bu durumda sedimentte daha kalıcı olmaları 
beklenmektedir. Buna karşılık, atmosferik oksidasyon nedeniyle analogların 
havadaki yarı ömürleri ise düşüktür ve  0.11–3,62 gün arasında değişmektedir 
(Czarny-Krzymińska, et al., 2023). Bisfenol A ve analoglarının kıta ve ülkeler 
düzeyinde yapılan araştırmalar sonucu yüzey sularında ve sediment için belirlenen 
konsantrasyonlar Çizelge 1.2, Çizelge 1.3 ve Çizelge 1.4’te yer almaktadır. Çizelge 
1.2’de görüldüğü üzere BPS, BPF ve BADGE, atık su ve atık su çamurunda tespit 
edilmiştir.  Xue et al. (2015) tarafından yapılan çalışmada atık su arıtma çamurunda 
BPA tespit edilememişken, analoglardan BADGE’nin tespit edilmiş olması, 
analogların sucul ekosisteme giriş yollarından biri olarak düşünülen atık suların 
önemli bir kaynak olabileceğini doğrular niteliktedir (Çizelge 1.2). 2015 yılında 
deniz sedimentinde BPA ve analoglarının varlıklarının araştırıldığı bir diğer 
çalışmada ise analoglar ile ilgili mevcut bilgi bulunmuyorken, BPA varlığı rapor 
edilmiştir (Çizelge 1.2). 

Çizelge 1.2. BPA ve analoglarının suda ve sedimentte bulunan konsantrasyonları 

Örnek Ülke 

Suda (μg/L) ve sediment (ng/L)  
konsantrasyon aralığı 

BPA Analoglar  
Referans 

Amerika 
 
 

Brezilya (n=12) 
 

USA (n=10) 
 

 
 

ND-1,4600 
 

0,00137-0,2384 
 
 

 
 
 

NA 
 

NA 
 
 
 

 
 
 

Ramos et al., 
(2021) 

Wang et al., 
(2012) 

 
 
 

Yüzey suları 

Atık su 

 
USA 

(n=32) 
 
 

<LOQ-8,5500 
 

BPF<LOQ-1,700 
BPS<LOQ-0,7070 

BADGE<LOQ-
0,0380 

 

Xue (2019) 
 
 

İçme suyu 
 

Brezilya (n=14) 
 

 
 

<LOQ-0,0062 
 

 

 
NA 

 

 
 

Sodré and 
Sampaio, (2020) 

 
 

Atık su arıtma  
çamuru 

 

USA (n=76) 
 

 
NA 

 
 

BADGE<2,30-
1980,00 

 

 
Xue et al., (2015) 

 

Deniz       
sedimenti USA ND-3,00 NA Wang et al., 

(2015) 
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2013 yılında Taihu gölündeki BPA, BPAF, BPAP, BPB, BPF BPS ve BPZ 
konsantrasyonları sırasıyla 0,0042–0,0140, 0,0001–0,0110, ND-0,0004, ND, ND-
0,0056 0,0003–0,0670 ve ND μg L-1 iken; 2017 yılında aynı göldeki BPA, BPAF, 
BPAP, BPB, BPF BPS ve BPZ konsantrasyonları sırasıyla 0,0280–0,5600, 0,0007–
0,0230, 0,0010–0,0150, ND-0,028, ND-1,6000, 0,0045–1,6000 ve ND-0,0170 μg 
L-1 olarak tespit edilmiştir (Jin and Zhu, 2016; Yan et al., 2017). 2017 yılında 
Luoma gölündeki BPA, BPB, BPF, BPS ve BPZ’nin çevresel konsantrasyonları 
sırasıyla 0,0490–0,1100, 0,0064–0,0230, 0,0035–0,0140 ve ND-0,0040 μg L-1 iken; 
2019 yılında aynı göldeki BPA, BPB, BPF, BPS ve BPZ’nin çevresel 
konsantrasyonları sırasıyla 0,1100–0,2800, ND-0,0079, 0,0213–0,2300 ve 0,0032–
0,0077 μg L-1 olarak belirlenmiştir (Yan et al. 2017; Wang et al., 2022). Her iki 
çalışmada analogların endüstriyel ürünlerin üretimleri sırasında kullanılmalarının 
artmakta olduğunu göstermektedir. Bir başka çalışmada ise kaynak ve içme 
sularındaki bisfenol analoglarının varlığı araştırılmıştır. Çalışmanın sonucunda, 
kaynak suyunda BPA, BPAF, BPB, BPE, BPF ve BPS aşağıdaki konsantrasyon 
aralıklarında tespit edilmiştir: BPA (nd – 34,9 ng / L), BPAF (nd– 10,8 ng / L), BPB 
(nd – 14,3 ng / L), BPE (nd – 6,2 ng / L), BPF (nd – 12,6 ng / L) ve BPS (nd – 5,2 
ng / L). İçme suyunda ise BPA, BPAF, BPB, BPE, BPF ve BPS şu şekilde tespit 
edilmiştir ve bulunan değerler sırasıyla (nd - 6,5 ng / L), (nd – 4,7 ng / L), (nd – 3,2 
ng / L), ( nd – 0,6 ng / L), (nd – 0,9 ng / L) ve (nd – 1,6 ng / L)’dır (Zhang et al., 
2019). Çalışma doğal sulardaki BPE varlığını ilk defa bildiren olma niteliğini 
taşımaktadır.  

Ambalajlama malzemeleri olarak kullanılan polikarbonat (PC) ve polietilen 
tereftalat (PET) Çin’in şişelenmiş sularında yaygın olarak kullanılmaktadır ve 
östrojenik bisfenol analoglarının şişelenmiş sulara geçebileceğini araştıran Wang et 
al., (2022) 10 bisfenol analoğun varlığını tespit etmişlerdir. (BPA, BPE, BPB, BPC, 
BPF, BPP, BPS, BPZ, BPAP, BPAF). Yapılan çalışmada, 11 PET şişelenmiş su 
markasının tümünde BPA’nın 12,4-44,9 ng/L konsantrasyon aralığında tespit 
ettiklerini; BPE ve BPAF konsantrasyonlarının sırasıyla 1.8, ve 2,2 ng/L aralığında 
olduğunu, diğer analogların ise tespit edilmediğini rapor etmişlerdir. Çizelge 1.3’te 
görüldüğü üzere Çin’de yapılan çalışmalarda deniz ve nehir sedimentlerinde 
bisfenol analoglarının (BPC, BPZ, BPB, BPS, BPF vd) varlığı rapor edilmiştir. Elde 
edilen veriler, Çin’in bisfenol üretimi ve kullanımı açısından dikkat çeken bir ülke 
olduğunun göstergesi niteliğindedir. Ayrıca, deniz yüzey suları ve sediment dahil 
olmak üzere nehir/göllerde de tespit edilmeleri analogların tatlı su kaynaklarına 
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girişinin olduğunu ve bunların deşarj sularının deniz kirliliği açısından önemli bir 
kaynak oluşturabileceği düşünülmektedir (Çizelge 1.3.).   

Çizelge 1.3. BPA ve analoglarının suda ve sedimentte bulunan konsantrasyonları 

Örnek Ülke 

Suda (μg/L) ve sediment (ng/L)  
konsantrasyon aralığı 

BPA Analoglar  
Referans 

Asya 

 
Çin (n=23) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 

Çin (n=25) 
 

 
 
 

0,0059-0,1410 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

0,0139-0,1260 
 
 

 
 
 

 BPS  
0,0002-0,0520 

BPAF  
0,0005-0,0096 

BPAP 
ND-0,00005 

BPFL 
ND-00007 

BPZ  
ND-0,0007 

 
 

      BPF  
ND-0,0131 

BPS 
ND-0,1244 

BPAF 
ND-0,1231 

BPAP  
ND-0,0089 

BPB 
ND-0,0088 

BPC 
ND-0,0094 

BPZ 
0-0,0080 

BPE 
ND-0,027 

BPP 
ND-0,0028 

 
Jin and Zhu 

(2016) 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Wang et al., 
(2022) 

 
 
 

Yüzey suları  

Atık su 

Çin  
(n=10, giriş suyu) 

 
 

0,6410-5,1900 
 

BPF 
0,0052-0,2330 

BPS 
0,0070-0,9230 

BPAF 
ND-0,0185 

BPC 
ND-0,0004 

BPBP 
ND-0,0002 

BPE 
ND-0,0071 

BPG 
ND-0,0018 

Huang et al., 
(2020) 
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Çöp sızıntı suyu 

 
 

Çin (n=1) 
 
 

 
 

27,6000 
 
 
 

BPF 
3,8400 
BPS 

0,0620 
BPAF 
0,0186 
BPAP 
0,0050 
BPZ 

0,0115 
BPBP 
0,0007 
BPE 

0,0979 
BPP 

0,0282 

 
 

Huang et al., 
(2021) 

 
 

Deniz       
sedimenti  

Çin (n=28) 
 

 
2,20-34,00 

 
 

BPF 
ND-5,40 

BPS 
0,10-5,40 

BPAF 
ND-1,00 

BPAP 
ND-1,20 

BPZ 
ND-1,20 
TBBPA 
ND-0,30 

 

 
Xie et al., (2022) 

 

Nehir       
sedimenti Çin (n=26) 26,60-1970,00 

BPF 
16,00-1040,00 

BPS 
ND-5,60 

BPAF 
ND-4,40 

BPC 
ND-2,67 

BPZ 
ND-2,32 

BPBP 
ND-0,35 

BPG 
ND-210,00 

BPE 
ND-2,25 

Huang et al., 
(2020) 

Atık su sedimenti  Çin (n=9) 10,90-1027,00 

BPF 
141,00-1058,00 

BPS 
0,64-1,71 

BPAF 
3,3-6,98 

BPB 
0,10-0,48 

BPG 
ND-0,53 

BPE 
ND-3,17 

Huang et al., 
(2020) 

 

Çizelge 1.4’te görüldüğü üzere Slovenya ve İspanya atık sularında yapılan iki 
farklı çalışmada, İspanya için analoglardan BADGE için bulunan değer aralığı 
0,5700-1,1500 µg L-1 (Ballesteros-Gómez et al., 2007) iken; Slovenya atık sularında 
ise BPE ve BPZ için bulunan değer aralıkları sırasıyla <LOD-0,2380 <LOD-0,4030 
olduğu bildirilmiştir (Cesen et al., 2018). 
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Çizelge 1. 4. BPA ve analoglarının suda ve sedimentte belirlenen konsantrasyonları 

Örnek Ülke 

Suda (μg/L) ve sediment (ng/L)  
konsantrasyon aralığı 

BPA Analoglar  
Referans 

Avrupa 

İspanya (n=3) 
 

 
 

İspanya (n=4) 
 

0,1000-0,3200 
 
 
 

0,9600-1,6000 

         
         
 
             NA 

         
 

    BPF 
ND-1,4300 
   BADGE 

0,5700-1,1500 
   TBBPA 

ND-0,4100 
 

 
 

Ballesteros- 
Gómez et al., 

(2007) 
 
 

Ballesteros- 
Gómez et al. 

(2007) 
 
 

Atık su 

Atık su 

Slovenya 
(n=47) 

 
 

NA 
 

BPF 
<LOD-0,0367 

BPS 
<LOD-0,1640 

BPAF 
<LOD-0,0490 

BPAP 
<LOD-0,0846 

BPB 
<LOD-0,0277 

BPC 
<LOD-2,5600 

BPZ 
<LOD-0,4030 

BPE 
<LOD-0,2380 

 

Cesen et al., 
(2018) 

 
 

Çöp sızıntı suyu Bosna Hersek ve Sırbistan 
Cumhuriyeti 

700,0000-
2780,0000 NA Narevski et al., 

(2021) 

 

Türkiye sularındaki BPA oluşumu ve dağılımının araştırıldığı ilk çalışma 
2019 yılında gerçekleştirilmiştir. Şekil 1.2’de görüldüğü üzere Karadeniz, Akdeniz 
ve Marmara yüzey deniz suları ve dört bölgesel nehirden (Göksu, Lamas, Berdan 
ve Seyhan) yapılan örneklemeler sonucunda genel olarak BPA 
konsantrasyonlarının deniz suyunda 4,16-16,92 μg/l ve nehir sularında ise 4,62–
29,92 μg/l aralığında değiştiği bildirilmiştir (Özhan ve Kocaman, 2019). 

Nehirlerin yüksek seviyelerde BPA içerdiğini ve sürekli deşarjın deniz kirliliğine 

önemli bir katkısı olduğunu rapor etmişlerdir. Ayrıca çalışmada BPA’nın derin 

denize (>500 m) ulaştığı bildirilmiştir. Aynı çalışmada, BPA’nın Türkiye 

denizlerindeki dağılımının kıyıdan açık denizlere doğru yaklaşık 13 km geniş bir 

alana yayıldığı ve tespit edilen konsantrasyonların üst sınırda olduğu rapor 

edilmiştir. Türkiye deniz ve tatlı sularında analogların varlığı ile ilgili herhangi bir 

çalışma bulunmamaktadır. Tüm çalışmalar sonucunda analogların sediment, yüzey 
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suları, atık sular, doğal kaynak ve içme suları dahil olmak üzere tüm çevresel 

kompartımanlarda tespit edildikleri görülmektedir. Bu durumda, sucul ekosistem 

ve insanlar için risk oluşturabilecek olmalarının yanı sıra var olan kirliliğe katkı 

sağlayarak sucul ekosistemin dengesinin bozulmasına yol açabilirler.  

 

1.4.  Sucul ekosistemde kirliliğin belirlenmesinde kullanılan testler 

Doğal ortama verilen herhangi bir kirletici/kimyasal maddenin ortamda yaşayan 

canlılar üzerindeki etkileri toksisite testleri ile belirlenebilmektedir. Bu testler kısa 

süreli etkileri veya uzun süreli etkileri ortaya çıkarmak amacıyla kullanılmaktadır. 

Çevresel kirliliğin yarattığı stres bireyden başlayarak trofik seviyelerdeki daha üst 

kademelerine kadar yani popülasyon, komünite ve ekosisteme etki edebilmektedir. 

Herhangi bir sistematik etkiyi belirleyebilmek için öncelikle bireylerin normal 

değerlerini gösteren veri bilgilerine gerek duyulmaktadır. Çevresel kirliliğin 

artışıyla beraber canlının adaptasyonu ve toleransı normal aralığın üzerine 

çıkabilmektedir. Canlılar doğal ortamlarda ksenometabolizma sayesinde 

değişiklikleri zarar görmeden atlatabilir ve bu mekanizmalar sayesinde kirleticilerin 

subletal etkilerine tolerans gösterebilmektedirler (Parlak vd., 2011). Ancak bu 

durum onların uzun süre hayatta kalma oranlarını azaltır ve kirliliğin artışıyla 

beraber ölüm gerçekleşir. Doz-cevap ilişkisi çevresel kimyasalların sebep olduğu 

risk ve zararın değerlendirilmesi için bir temel oluşturmaktadır. Ekotoksikolojik 

Şekil 1.2.1.1.1. Türkiye kıyılarında örnekleme yapılanlar istasyonlar (Özhan ve 

Kocaman, 2019) 

Şekil 1.2. Türkiye kıyılarında BPA örneklemesi yapılan istasyonlar (Özhan ve Kocaman, 2019) 
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açıdan bakıldığında ise çevreye giren veya bulunan çok düşük konsantrasyonlardaki 

kimyasallar/kirleticiler toksik etki yapabilmektedir. Çeşitli yöntemlerle belirlenen 

toksik etkilerden en yaygın olanı “ölüm” parametresi ile değerlendirmedir. Canlılar 

üzerindeki etkiler iki gruba ayrılmaktadır: a) Doğrudan letal toksisite b) subletal 

toksisite: üreme, fizyolojik, biyokimyasal veya davranış aktivitelerinin bozulması 

ve bunların moleküler düzeyde belirlenmesi.  

Subletal toksik etkiyi belirlemek için yapılan çalışmalar genel olarak iki gruba 

ayrılabilir (Parlak vd., 2011);  

• Bütün organizma ile yapılan testler; Tam yaşam döngüsü, kısmi yaşam döngüsü 

veya erken yaşam evreleri kullanılarak yapılan testler 

• Organizmanın içinde yapılan testler; toksik aksiyonun mekanizmasını ortaya 

koymaya çalışan testlerdir.  

1.5. Biyomarker (Biyobelirteç) 

Deniz ve tatlı sular insanların dolaylı veya doğrudan etkisiyle beraber her 
geçen gün kirlenmektedirler. Çeşitli ve çok sayıdaki kimyasalın sucul ortamlara 
giriş yaptığı bilinmektedir. İnsanlar için yarar sağlayan deniz suları ve kaynakları 
oldukça önemlidir. Ancak, deniz sularının ve kaynaklarının insanlar tarafından 
bilinçsizce/sürdürülemez kullanılması ve tahrip edilmesi birçok deniz 
ekosisteminin yapısını ve işlevini büyük ölçüde değiştirmiştir (Osterblom et al., 
2017; Rocha et al., 2015). Antropojenik etkiler biyolojik çeşitlilik kaybı (Worm et 
al., 2006), ötrofikasyon (Nixon, 1995; Wurtsbaugh et al., 2019), kimyasal ve 
kirletici salınımları (Amato et al., 2006; Fliedner et al., 2020; Tornero and Hanke, 
2016), deniz çöpleri (Bergmann et al., 2015; Consoli et al., 2020) olmak üzere farklı 
şekillerde kendilerini göstermektedirler. Ekosistemin sağlıklı bir şekilde 
devamlılığı açısından kimyasalların organizma seviyesinden başlayarak, 
popülasyon ve komünite seviyelerine kadar nasıl ve ne derecede etkilediği 
sorusunun cevabının bulunması gerekmektedir. Bu durumda kimyasalların yarattığı 
etkileri ortaya çıkarabilmek için ekotoksikolojik testlere ihtiyaç duyulmaktadır. 
Kimyasalların sudaki ve sedimentteki bulunma miktarları, birikimleri ve onların 
ölümlerine yol açan eşik konsantrasyonların bilinmesi kompleks bir yapıdan oluşan 
sucul ekosistemin güvenliği ve devamlılığı açısından yeterli değildir. Bu bağlamda, 
ilk biyomarker (biyobelirteç) yaklaşımı orijinal olarak farmakoloji/tıbbi toksikoloji 
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alanında geliştirilmiş ve daha sonra çevresel değerlendirme ve izleme 
çalışmalarında kullanışlı hale getirilmiştir (McCarty et al., 2002).  

Ulusal Bilimler Akademisi/ Ulusal Araştırma Konseyi Biyobelirteç Komitesi 
(NAS/NRC), (1989) tarafından tanımlanan daha sonra da Shugart et al. (1992) 
tarafından değiştirilen tanımlama “Biyomarker (biyobelirteç), biyolojik bir sistem 
veya örnekten ölçülebilen hücresel veya biyokimyasal bileşenler veya süreçlerde, 
yapılarda veya işlevlerde ksenobiyotik olarak indüklenen bir varyasyondur.” 
McCarty and Munkittrick, (1996) biyomarker’ı şu şekilde tanımlamışlardır: 
“Biyomarker (biyobelirteç), biyolojik bir örnek veya sistemde ölçülebilen 
biyokimyasal, fizyolojik veya ekolojik bileşenlerde, süreçlerde veya yapılarda 
antropojenik olarak indüklenen bir varyasyondur.” Bir diğer tanımlama ise Parlak 
vd., (2011) tarafından yapılmıştır. Bu tanım ise şu şekildedir: “Toksik maddenin 
canlıya geçtiğini, dokular içinde dağıldığını ve hedef organlarda toksik etkiler 
yaptığını ortaya koyabilecek hassas belirleyicilerdir.”  

Her üç tanım göz önüne alındığında, kimyasalların/kirleticilerin laboratuvar 
ortamında ya da kirli bölgelerde yaşayan sucul organizmalardaki etkilerin 
değerlendirilmesi için bütünsel bir araç olarak görülebileceği sonucuna 
varılmaktadır. Canlı vücudundaki kimyasal konsantrasyonun ölçülmesi canlıdaki 
etkileri ortaya koymamaktadır.  Biyobelirteç ölçümleri, bir organizmanın o toksik 
maddeye maruz kaldığını ve detoksifiye edemeyecek veya etkisini ortadan 
kaldıramayacak seviyede olduğunu ortaya koymaktadır. Ayrıca, hedef moleküler 
veya hücresel tepkiler oluşmaktadır (Parlak vd., 2011).  

Biyobelirteç ölçümlerinin avantajları ise şu şekilde sıralanabilir (Parlak vd., 
2011): 

• Koordineli araştırma programlarında biyoişaret ölçümleri komünite ve 
popülasyon verilerini daha iyi değerlendirmesini sağlamaktadır.  

• Biyoişaretler vücutta biriktirilmeden çabucak metabolize edilerek atılan 
PAH gibi bileşiklere maruz kalınıp kalınmadığını gösteren deliller sunmaktadır.  

• Kompleks kirleticilerin etkisini ortaya koymaktadır.  

• Popülasyon biyolojik gözlemlerinden elde edilen veriler ekolojik etkinin 
son göstergesi olup, oysa biyoişaret ölçülerek yapılan biyolojik gözlemler daha 
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hassas ve kesin gösterge niteliği taşımaktadır ve etkinin sebebinin ortaya 
çıkarılmasına yardımcı olmaktadır.  

Şekil 1.3’te organizmaların tepkileri alt organizma, tüm organizma ve/veya 
popülasyon/komünite tepkilerinde kullanılan biyobelirteç’ler yer almaktadır 
(Schuijt et al., 2021).   

Ulusal Araştırma Konseyi Biyobelirteç Komitesi (NRC) ve Dünya Sağlık 
Örgütü’ne göre 3 farklı biyobelirteç kavramından söz edilmektedir. Bu kavramlar 
kirletici maddelerin varlığına, düzeyine ve organizmada geliştirdikleri 
reaksiyonlara bağlı olarak vücut sıvılarında, hücrelerde ve dokularda 
ölçülebilmesine dayanmaktadır. Bu kriterlere göre; maruz kalmaya bağlı olanlar, 
etkilenmeye bağlı olanlar ve duyarlılığa bağlı olanlar şeklindedir (Dönmez ve 
Yılmaz, 2015).  

Şekil 1.3. Organizmaların tepkileri alt organizma, tüm organizma ve/veya 

popülasyon/komünite tepkilerinde kullanılan biyomarker 
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Maruz kalmaya bağlı olanlar; ekzojen maddelerin kendilerinin, 
metabolitlerinin veya ksenobiyotik bir ajan ile etkileşimleri sonucu ortaya çıkmış 
bir ürünün hedef molekül veya hücrelerde ölçülmesi ile elde edilmiş belirteçlerdir.  

Etkilenmeye bağlı olanlar; olası bir sağlık sorunu  ya da hastalık durumunda 
doku veya vücut sıvılarında biyokimyasal, fizyolojik ve diğer hasarların ölçülebilir 
olanlarını gösteren belirteçlerdir.  

Duyarlılığa bağlı olanlar; ekzojen etkene maruz kalındığında organizmanın 
duyarlılığını farklılaştıran reseptörlerde şekillenen değişiklikler ile spesifik bir 
ekzojen etkene maruz kalındığında genetik faktörleri de içeren doğal ve kazanılmış 
yanıt yeteneğinde farklılaşmalardır (Van der Oost et al., 2003).  

1.5.1. Genotoksik biyobelirteç mikronükleus   

En genel kapsamıyla genotoksik etki, DNA ve genomun replikasyonunu 
sağlayan enzimlerle etkileşime girerek mutasyona neden olan kimyasalların 
DNA’da hasar oluşturması ve mutasyona yol açması şeklinde tanımlanmaktadır. 
Genotoksik bir maddeye maruz kalan hücrelerde çeşitli değişiklikler meydana 
gelebilmektedir. Ortaya çıkan hasarların DNA tamir mekanizmalarıyla tamir 
edilememesiyle beraber normal olmayan DNA yapıları oluşumu (kromozomal 
aberasyonlar, mikronükleus, anöploidi vb.) gerçekleşmektedir. Bir başka açıdan ise 
bu hasarlar patolojik boyutlarda (neoplazi, tümör, kanser vb.) oluşabilmektedir 
(Parlak vd., 2011). Sucul ekosistemlere salınan bu kirleticilerin/kimyasalların 
belirlenmesi ilk olarak doğal popülasyonların genetiklerinin korunması için önemli 
olmakla beraber, suda yaşayan organizmalarda etkilerinin belirlenmesi insan gıda 
zincirine girmesini önlemek açısından da önem arz etmektedir (Osman, 2014). Bir 
diğer açıdan, toksik maddeye maruz kalınması canlı hücrelerin DNA’sına zarar 
verebilir. Bu DNA lezyonları onarılmazsa hücresel, morfolojik ve tüm hayvanda, 
popülasyonda ve son olarak komünite düzeyinde bir dizi biyolojik sonuçlar 
başlatabilir (Lee et al., 2003). Bu yüzden, sucul ekosistemlerde genotoksik etkilere 
neden olabilecek kirleticilerin/kimyasalların belirlenmesinde kullanılan genotoksik 
yöntemler oldukça önem kazanmaktadır. 1970’li yıllardan bu yana su kirliliğinin 
genotoksik etkilerinin araştırılması ve risklerin belirlenmesi için çeşitli teknikler 
geliştirilmiş ve kullanılmıştır. Bu testlerden kardeş kromatid testi ve kromozom 
aberasyonların zaman alıcı olması, çoğalan hücre popülasyonunu gerektirmesi, 
birçok sucul organizmanın kromozomlarının nispeten küçük olması nedeniyle çok 
etkili olduğu düşünülmemektedir (Osman 2014). Bu dezavantajların aksine 
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sonuçların hızlı elde edilebilmesi, metafaz safhasında tespit edilebilmesi, her 
denemede 1000’lerce hücre sayılmasına olanak vermesini sağlayan mikronükleus 
testi geliştirilmiştir (Bolognesi et al., 1996; Nalbantlar ve Arslan, 2017). 

Mikronükleus (MN), bölünen hücrenin anafazından geriye kalan ve telofaz 
sırasında ana çekirdeğe dahil olmayan tüm kromozomlar/kromatitler veya asentrik 
kromatid/kromozom fragmentleri olarak tanımlanır. Küçük ekstra nükleer cisim 
(nuclear body) olarak da tanımlanan mikronükleus bir zar ile çevrilidir ve boyutları 
daha küçük olmasına rağmen yavru çekirdeğin yapısına benzemektedir (Fenech et 
al., 2011). MN’deki tüm kromatitler veya kromozomlar, genellikle mitotik iğ 
yetmezliği, kinetokor hasarı, sentromerik DNA hipometilasyonu ve hücre döngüsü 
kontrol sistemindeki kusurların neden olduğu anafaz sırasında kromozom 
ayrımındaki eksiklikler nedeniyle oluşmaktadır (Fenech et al., 2011; Luzhna et al., 
2013). Mikronükleus testi, çevresel kirleticilere maruz kalmanın genotoksik 
etkilerini tahmin etmek için 1980’li yılların başından beri kullanılmaktadır. 
Mikronükleus oluşumu, herhangi bir türün bölünen hücrelerinin herhangi birinde 
meydana gelebilir. Mikronükleus sayısı, kromozom kırıklarına ve mitotik iğ ipliği 
bozulmalarına bir kanıt (belirti) olarak hizmet etmektedir (Ayllon and Garcia-
Vazquez, 2000). Çevresel mutajenez araştırmalarında suda yaşayan organizmaları 
kullanılarak gerçekleştirilen MN testinin, su kirliliğinin biyolojik etkisini 
değerlendirmek için basit, güvenilir, hassas ve ucuz bir prosedür olduğu 
kanıtlanmıştır (Bolognesi et al., 1996; Osman, 2014; Arslan vd., 2021).   

Klastojenik ve mutajenik kimyasalların belirlenmesine olanak sağlayan 
mikronükleus testi, interfaz aşamasındaki hücreleri hedef alarak gerçekleştirildiği 
için tüm dünyada yaygın olarak kullanılmaktadır. İlk olarak memeli türleri ile 
geliştirilen bu test, günümüzde omurgasızlar midye, balık, deniz kestanesi, 
istiridye, yengeç ve solucanlar dahil olmak üzere farklı sucul organizmalarda 
uygulanabilmektedir (Bolognesi and Hayashi, 2011). Ayrıca bu test, omurgasızlarla 
ve balıklarla kontamine alanların biyolojik izleyicisi olarak (Klobučar et al., 2003; 
Arslan et al. 2010) ve in vivo doğrudan veya dolaylı maruziyetten sonra 
kimyasalların genotoksisitelerini (Bolognesi et al., 2004) belirlemek için başarıyla 
kullanılmaktadır. Bazı araştırmacılar tarafından nükleer lezyonlar (NL) genotoksik 
kökenli olarak kabul edilmektedirler ve sucul organizmalarda sitogenetik hasarın 
bir göstergesi olarak kullanılmaktadırlar. Nükleer lezyonların çoğu mikronükleus 
ile benzer bir kökene sahiptirler, bu tür anormal hücre bölünmesi kanserojenezde 
(kansere yol açan, kanser yapıcı) de yer alabilen hücrelerin genetik dengesizliği ile 
sonuçlanmaktadır (Rodilla et al., 1993). Araştırmacıların bir kısmı ise bazı nükleer 
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lezyonların MN’nin öncüsü olabileceğini savunmaktadırlar. Nükleer lezyonların 
(anomalilerin) oluşumunun çekirdekteki güçlü halde yer alan genlerin ortadan 
kaldırılmak için bir süreci temsil ettiği düşünülmektedir (Osman, 2014).  

Fenech (2007) protokolüne göre MN testi nükleer tomurcuklanma (nuclear 
bud), apoptozis, nükleoplazmik köprü gibi diğer nükleer anomaliler olarak 
adlandırılan genotoksik olarak kabul edilen yapıların belirlenmesinde kullanılan bir 
test yöntemidir. DNA zincir kırıklarının yanlış onarılması, aynı zamanda disentrik 
halka kromozomlarının ve zincirlenmiş halka kromozomlarının oluşumuna yol 
açabilir ve bu da nükleoplazmik köprünün (NPBs) oluşumuyla sonuçlanabilir. 
Nükleoplazmik köprülerin oluşumu için bir diğer mekanizma telomer kısalması, 
telomeri kaplayan proteinlerin kaybı, telomer uç füzyonudur. Bu durumda 
nükleoplazmik köprülere her zaman asentrik kromozom fragmanı veya bir MN 
eşlik etmemektedir. NPB’lerin oluşumu kemirgen ve insan bağırsak kanser 
hücrelerinde gözlemlenmiştir ve telomer uzunluğu ile ilişki olduğu tespit edilmiştir 
(Rudolph et al., 2001). Gerçek zamanlı in vitro çalışmalar, geç anafaz sırasında 
birden fazla bölgede anafaz köprülerinin kırılabileceğini, bunun da asentrik 
kromozom parçalarının ve sonunda MN’nin oluşumuna yol açabileceği 
belirlenmiştir (Hoffelder et al., 2004; Shimizu et al., 2005). Bu nedenle, bazı 
MN’ler kırık anafazdan da kaynaklanabileceği için nükleoplazmik köprü oluşumu 
ve sayısı önemlidir (Feneh, 2007). Nükleer tomurcuklanma (nuclear bud) (NBUD), 
tomurcuklanma aşamasına bağlı olarak çekirdeğe bir ok gibi bağlanması dışında bir 
MN ile aynı morfolojiye sahip olarak karakterize edilmektedir. MN ile morfolojik 
olarak benzemesine karşılık NBUD’ların kökeninin farklı olduğunu gösteren 
çalışmalar bulunmaktadır (Fenech et al., 2011). NBUD oluşumu nükleer 
bölünmeden sonra fazla kalan DNA parçasından veyahut nükleoplazmik köprünün 
kırılmasından hemen sonra geçici olarak oluşabilmektedir. Genel olarak 
kromozomal instabilite (kararsızlık, dengesizlik) ile ilişkilendirilmektedir. 
Kromozomal istikrarsızlık, değişen gen miktarı nedeniyle, homeostatik kontrol 
mekanizmalarından ve bağışıklık mekanizmalarından kaçabilen çeşitli anormal 
genom tiplerine hızla evrilme ve mutasyona uğrama potansiyeline yol açmaktadır 
(Gisselsson et al., 2001; Negrini et al., 2010). Anafaz köprülerinin veya NPB’nin 
oluşumu, hücrelerde kromozomal istikrarsızlığın ana itici gücü olan kırılma-
füzyon-köprüsü (BFB) döngülerine yol açan başlatıcı olaydır. Anafaz köprüleri eşit 
olmayan bir şekilde kırıldığında, ki bu neredeyse her zaman olur, yavru hücrelerden 
biri ek gen kopyaları olan bir kromozom alır ve diğer yavru hücre bazı genleri 
kaybeder. Bu tür kırık kromozomlar, kırık uçta telomer dizilerinden yoksun 
olduklarından, DNA sentezinden sonra replikalarıyla kaynaşmaları muhtemeldir ve 
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bu BFB döngüsünü sonraki hücre bölünmelerinde devam ettirir (Fenech et al., 
2011). Çoğaltılan genler sonunda rekombinasyonel mekanizmalar tarafından bu 
anormal kromozomdan çok küçük kromozomlara dönüşür. Küçük kromozomlar, 
mikro hücreler oluşturmak üzere hücreden çıkarılmadan önce geçici olarak MN 
haline gelerek nükleer tomurcuklanma yoluyla kopyalanabilir ve/veya ortadan 
kaldırılabilir. Diğer nükleer anomalilerin mekanizmaları ve oluşumları ile ilgili 
farklı görüşlerin olmasına karşılık genel anlamda Mikronükleus gibi genotoksik 
biyobelirteçler olduğu bilinmektedir ve kabul edilmektedir. İnsan lenfositlerindeki 
mikronükleus frekansı ile bir popülasyonun kanser riski arasındaki ilişkiler 
tanımlanmıştır (Bonassi et al. 2011; Maffei et al. 2014). Bu bilgiler ışığında, 
mikronükleus testinin tüm canlılar için uygulanabildiğini, aynı zamanda hassas 
sonuçlar verdiğini göstermektedir. 

1.5.2. Apoptoz  

 Apoptoz, diğer adıyla programlanmış hücre ölümü, çok hücreli 
organizmaların yaşam evrelerinde görülen doğal bir süreçtir. Apoptoz Yunanca’da, 
apo: ayrı ve ptozis: düşen kelimelerin bileşimi olan ve sonbaharda yaprak 
dökümünü tanımlayan bir kelimedir. İlk kez 1972 yılında Kerr, Wylie ve Currie 
tarafından “fizyolojik hücre ölümü” ifadesi tanımlanarak, yine ilk olarak Wylie ve 
Kerr tarafından yapılan deneysel bir çalışma ile gösterilmiştir (Kidd and Tang, 
1998). Çok hücreli canlıların erişkin bireylerinde hücrelerin sayısal dengenin 
korunması ve canlının sağlıklı bir şekilde hayatına devam edebilmesi çok 
önemlidir. Gelişim biyolojisinde hücrelerin programlı ölümleri etkin rol oynar. 
Organ gelişiminin sağlıklı bir şekilde olabilmesi embriyonik gelişme sırasında 
gerçekleşen hücre ölümlerine bağlıdır. Yetişkin bir insanda yaklaşık 1010 hücre 
programlı hücre ölümü ile her gün elenir. Bu da bir yıl içerisinde tüm vücut 
ağırlığına karşılık gelmektedir (Bagci, 2007). Apoptozun işlevleri arasında; 

1. Dokulardaki hücre sayısının sabit tutulmasından sorumludur.  

2. Organizma için tehlike arz eden hücrelerin tümüyle ortadan kaldırılmasını 
sağlayarak önemli bir savunma da oluştururlar (Virüsle enfekte hücreler) 

3. DNA hasarı oluşması durumunda, hasarın meydana geldiği hücre apoptoz 
ile ortadan kaldırılır. Bu şekilde DNA yapısında zararlı mutasyonları bulunduran 
hücrelerin kanserleşme potansiyeli ortadan kaldırılmış olmaktadır.  
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Organizmanın yaşamı boyunca ihtiyacı olan faaliyetleri devam ettirebilmesi 
için bazı hücrelere ihtiyacı varken bazı hücrelere ise bir süre sonra ihtiyacı 
kalmamaktadır. İhtiyacının kalmadığı bu hücreler genelde ya hasar almış ya da 
enfekte olmuş hücrelerdir ve canlıya zarar vermemesi için bu hücrelerin ortadan 
kaldırılması gerekmektedir (Yıldırım, 2010). Bu süreçte programlı hücre ölümü 
devreye girer ve canlının ihtiyaç duymadığı hücreler çevredeki hücrelere zarar 
vermeden ortadan kalkmaktadır (Yıldırım, 2010). Olmaması gereken bir durumda 
apoptoz gerçekleşir ise ya da olması gereken bir durumda apoptoz gerçekleşmez ise 
bu durumlar organizma için oldukça büyük bir tehlike yaratmaktadır. Apoptozisin 
hızlandığı hastalıklar; AIDS, Nörodejeneratif hastalıklar, İnsüline bağlı tip diyabet, 
Hepatit C enfeksiyonu, Miyokard enfarktüsü iken apoptozisin yavaşladığı 
hastalıklar; Otoimmün hastalıklar ve kanserdir.  

Hücre, ölüm sinyalini aldıktan sonra biyokimyasal ve morfolojik olarak 
değişiklikler oluşmaya başlamaktadır ve hücre yapısında meydana gelen bu 
değişiklikler ile hücre geri dönüşü olmayan bir yola girmektedir (Yıldırım, 2010). 
Akut bir hasar alan hücre nekroza uğrar ve hücrenin çekirdeği şişer, organellerin 
bütünlüğünün bozulması sonucunda hücre şişerek patlar. Böylece hücre içerikleri 
çevreye dağılır ve çevresindeki hücrelere etki ederek onlara da zarar vermiş olur. 
Diğer bir hücre ölümü şekli olan apoptozda ise hücre ölüm sinyalini aldıktan sonra 
büzülür ve yoğunlaşır (King, 2000) (Şekil 1.4). Apoptoza uğramış olan bir hücre 
artık morfolojik olarak değişmiştir. Hücrenin morfolojisindeki büzüşmenin nedeni, 
Na+, K+, Cl- taşıyıcı sisteminin durması nedeniyle hücrenin içi ve dışı arasındaki 
sıvı hareketinin olmamasıdır. Bu durum apoptoza uğramış olan hücrenin 
makrofajlar ve diğer komşu hücreler tarafından fagosite edilmesini kolaylaştırır. 
Nekroz komşu hücrelere zarar verirken, apoptoz ise ölen hücrelerin organik 
bileşiklerinin onu sindiren hücrelerde yeniden kullanılmasını sağlar (Alberts et al., 
1983). 
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Apoptoz hem omurgalılarda hem de omurgasızlarda çeşitli çevresel veya 
doğal stres faktörleri tarafından hücre içeriğinin dışsal veya içsel yolla bozulmasına 
yol açan bir süreçtir (Tittel and Steller, 2000). Apoptotik mekanizma kromatin 
yoğunlaşması, çekirdek parçalanması ve apoptik cisimlerin görünümü (Kerr et al., 
1972; Wyllie et al., 1980) dahil morfolojik değişiklilerin yanı sıra DNA’nın önce 
büyük parçalara ve ardından oligonükleozomlar olarak (Wyllie et al., 1980; 
Schwartzman and Cidlowski 1993; Zheng et al., 1998; Enari et al., 1998) 
adlandırılan daha küçük parçalara indirgenmesi gibi biyokimyasal değişikliklerle 
karakterize edilmektedir. Apoptoz sürecinde kaspazlar (yapısal olarak sistein 
proteazlar; sistein-bağımlı aspartik asit-spesifik proteazdır) başlatıcı ve efektör 
olarak sınıflandırılmaktadır. Romero et al., (2011) çalışmasında midye için kaspaz 
2 ve kaspaz 8’i başlatıcı, kaspaz 3/7-1, kaspaz 3/7-2, kaspaz 3/7-3 ve kaspaz 3/7-
4’ü efektör kaspazlar olarak tanımlamışlardır. Apoptozun erken evrelerinde 
sentezlenen kaspaz proteinleri hücresel birçok bileşenin hidrolizinde görev alırlar. 
Apotozun merkezinde rol alan bu proteinler; ölüm sinyalinin iletilmesi ve apoptoz 
da ortaya çıkan biyokimyasal ve morfolojik değişikliklere sebep olan birçok 
hücresel proteinin parçalanması olmak üzere iki temel göreve sahiptirler (Salvesen 
and Dixit, 1997). Bu bilgiler ışığında, apoptoz sucul ekosistemde 
kimyasalların/kirleticilerin farklı trofik seviyelerdeki canlılar üzerinde yarattığı 
etkilerin araştırılması için tercih edilen spesifik olmayan-biyobelirteç  olarak da 
tanımlanan yöntemlerden biridir.  

 

Şekil 1. 4. Apoptoz süreci  
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1.5.3.  Histopatoloji  

Hücre, doku ve organ örneklerinin mikroskobik inceleme sonrasında 
yorumlanması yoluyla hastalıkların araştırılması ve incelenmesidir. Bir 
organizmanın kimyasal maddelere maruz kalmasının etkilerini veya riskini 
araştırmak için bir biyobelirteç olarak tanımlandığında ise, kirlilik derecesine 
erişim dahil olmak üzere morfolojik dereceleri değerlendirmek için güçlü bir araç 
olarak kabul edilmektedir. Kimyasallara maruz kalmanın olumsuz etkileri göz 
önüne alındığında histopatolojik bulgular önemli biyolojik veriler sağlamaktadır 
(Yancheva et al., 2016). Histopatolojik analizler çevresel değerlendirmelerde de 
kullanılmaktadır. Subletal düzeydeki stresörlere maruz orta düzeyde bir yanıt 
olarak ortaya çıkması ile farklı doku ve organlarda özellikle kronik vakalarda 
irkiltici maddenin etkisini göstermede çabuk bir teknik olması nedeniyle önemlidir 
(Bernet et al., 1999). Ksenobiyotikler metabolizmada değişikliklere yol açan 
enzimlerin salınımına neden olarak hücresel toksikasyona ve hücre ölümlerine yol 
açmakta ve bu da histopatolojik incelemede nekroz alanları ortaya çıkabilmektedir. 
Ayrıca histolojik değişikliklerin duyarlılığı yüksektir ve erken gelişmektedir.  

Histolojik biyobelirteçlerin kullanımının en büyük avantajlarından biri, belirli 
hedef organları inceleme olanağı sağlaması ve doğrudan/dolaylı toksik etkilerin 
dokuları nasıl etkilediğinin belirlenmesine olanak sağlamasıdır (Oliveira Ribeiro et 
al., 2006; Salamat and Zarie, 2016). Histopatolojik değişikliklerin kontamine 
alanlara maruz kalınmasının bir biyobelirteci olarak kabul edilmesinin izleme, 
tehlike takibi veya yasal değerlendirmeler açısından oluşturulacak çevresel 
inceleme programlarına önemli bilgiler sunduğu kaydedilmektedir (Reddy, 2012). 

1970’li yıllardan itibaren histopatolojik değerlendirme artan kirlilik ve oluşan 
çevre duyarlılığı nedeniyle tercih edilen bir biyobelirteç olarak, 1990 yılından 
itibaren ise “kimyasal ve hücresel etkileşimi izleyen daha yüksek düzeyde bir yanıt” 
olarak çevre ve sucul organizmaların sağlığı için tanımlanan bir biyobelirteçtir 
(Rašković and Poleksić, 2017). Histopatolojik değerlendirme, özellikle düşük 
seviyeli toksik stres için güvenilir ve kolay ölçülebilir bir indeks sağlamaktadır 
(Osman et al., 2010). Histopatolojik indeksler, tanımlanan lezyonun ciddiyetini ve 
organdaki yayılma seviyesini dikkate alan yarı kantitatif yöntemlere dayalı olarak 
hesaplanabilmektedir. Bu hesaplama yöntemi de kirleticilere maruz kalmanın 
biyolojik etkilerinin değerlendirilmesi için önem taşımaktadır (Briaudeau, 2019). 
Histopatolojik biyobelirteçler, organizmanın bir veya daha fazla toksik maddeye, 
geçmişte veya o anda maruz kalmasının bir sonucu olarak ortaya çıkan doku 
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lezyonlarını kapsadığı için genellikle karaciğer, böbrek, solungaç, ovaryumlar, 
iskelet ve deri dokularında tespit edilen lezyonlar biyobelirteç yanıtlar olarak 
değerlendirilmektedir (Reddy, 2012). Ekotoksikolojik çalışmalarda en yaygın 
örneklenen organlar; solungaçlar, karaciğer, böbrek ve deridir; yumuşakçalar söz 
konusu olduğunda solungaçlar daha öncelikli incelenen bir doku olarak ortaya 
çıkmaktadır (Fontanetti et al., 2010).  

1.5.4.  Embriyotoksisite 

Sucul organizmalar kritik yaşam döngülerinde ve hatta tüm yaşam 
döngülerinde çeşitli kirleticilere/kimyasallara sürekli maruz kalmaktadırlar. Bu 
maruz kalmanın sonucunda sucul kirleticiler organizmalarda, popülasyon ve 
ekosistem seviyesinde, organ fonksiyonlarında, üreme safhalarında veya organizma 
üzerinde çok yönlü zararlara neden olmaktadırlar. Sucul canlıların larvalarının 
çevresel kirleticilere karşı yetişkinlerden daha duyarlı olduğu yapılan çalışmalarla 
ortaya konulmuştur (Arslan ve Parlak, 2008; His et al., 1997).  

Kirleticilerin/kimyasalların subletal toksik etkiyi belirlemek için erken yaşam 
evreleri uzun yıllardır kullanılmaktadır. Larva aşaması metamorfoz, morfolojik 
gelişme, beslenme, büyüme önemli süreçlerdir. Kirleticilerin bu dönemde 
yaratacağı kritik etkiler ise; biyokimyasal değişimler, fizyolojik zarar, deformiteler, 
davranış değişiklikleridir (Parlak vd., 2011).  

Erken yaşam evreleri canlıların en hassas olduğu dönemlerdir. Gelişimdeki 
hızlı değişim embriyo, larva hatta ilk jüvenil evrelerde yüksek mortaliteye (ölüme) 
neden olmaktadır. Bu dönemde yapılan testler, kimyasalların/kirleticilerin 
etkilerinin belirlenmesini sağlamakla beraber su kalitesi kriterlerinin 
oluşturulmasına olanak sağlamaktadır ve yaygın olarak kullanılmaktadırlar. Yeni 
yumurtadan çıkmış balıkların çeşitli toksik maddelere 4 günlük bir maruziyetten 
sonra yapılan nükleik asit (DNA, RNA) ölçümleri 29 günlük testlere eş değer 
sonuçlar verdiği ve etkinin çok erken safhalarda ve hızlı olduğu sonucuna 
varılmaktadır (Parlak vd., 2011). Balıklar dahil omurgasız canlılar (deniz kestanesi, 
midye, rotifer) toksisite testlerinde oldukça yoğun kullanılmaktadır.  

Özellikle Daphnia spp., Paracentrotus lividus, Arbacia lixula türleri ile hem 
kimyasalların etkileri hem de biyomonitör (biyoizleme) çalışmalarında su-sediment 
kirliliği belirlenmektedir (Arslan ve Parlak, 2008, 2017). Omurgasız türlerle 
yapılan bu çalışmalarda hızlı sonuç alınması, yumurta  ve sperm alımının kolay ve 
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sürekli olması gibi avantajlar söz konusudur (Arslan vd., 2008). Bu safhada 
kirleticilerin/kimyasalların organizmayı etkileyen konsantrasyonlarının 
belirlenmesi ekosistemin sağlığı ve güvenliği açısından oldukça önemlidir. 

1.6.  Biyoindikatör ve Sentinel Türler 

“Biyoindikatör (biyolojik göstergeler)” terminolojisi belirli bir ekosistemdeki 
değişikliklerle ilgili tüm biyotik ve abiyotik reaksiyon kaynaklarını tanımlayan bir 
gözetim terimidir. Taksonlar çevredeki doğal değişikliklerin veya ekosistemdeki 
değişikliklerin etkilerini göstermek için kullanılmaktadırlar. Ayrıca ekosistemdeki  
biyoçeşitliliği etkileyebilecek kirliliğin meydana gelmesiyle oluşan değişikliklerin 
tespit etmek için kullanılabilmektedirler. Biyolojik sistemdeki her varlık, çevresi 
için biyolojik bir gösterge işlevi görebilmektedir. Çeşitli kirleticilerin sinerjistik ve 
antagonistik etkilerini tespit edebilmek ve kirleticilerin biyotoya yönelik beklenen 
zararlı etkilerini belirleyebilmek için kullanılmaktadırlar. Bununla beraber, belirli 
bir biyolojik göstergenin gücü kirlilik açısından bir erken uyarı sinyali görevine 
sahip olunmasını sağlamaktadır (Zaghloul et al., 2020). Biyolojik gösterge 
kriterleri, kirliliğe hızlı ve doğru tepki verme, hedeflenen amaca uygunluk, belirli 
ekosistemde yanlış yönetim ve kullanım, kirlilik ve/veya iklim değişikliklerinin 
sebep olduğu değişimleri tespit etme yeteneğidir (Zaghloul et al., 2020). Biyolojik 
göstergelere verilen yanıtlar, bazı durumlarda karmaşık bir yapıya sahip olmasına 
rağmen, esasen fizyolojik bir bağlam içerisindedirler. Buna karşılık, en değerli 
biyolojik gösterge kanıtları içerisinde yer alan büyüme, beslenme ve üreme 
doğrudan gözleme tabi oldukları için istisna olarak kabul edilmektedirler (Parlak 
vd., 2011). Öte yandan, yapısal olarak adlandırılan tepkiler en görünür olanlarıdır 
ancak neden olan kirletici tarafından başlatılan bir sürecin sonunda ortaya 
çıkmalarından dolayı kullanım açısından zorlukları vardır. Bir komünite içerisinde 
yaşayan farklı canlı türlerinin kirleticilere/kimyasallara karşı her zaman aynı tepkiyi 
vermedikleri ve aynı derecede yansıtmadıkları bilinmektedir. Bu yüzden çok düşük 
konsantrasyonlarda bulunan kimyasalların etkilerini belirleyebilmek için biyolojik 
göstergenin hassasiyet aralığının buna göre belirlenmesi gerekmektedir. Biyolojik 
göstergelerin en büyük faydalarından birisi fiziksel ve kimyasal analizlerin sınırlı 
kaldığı alanlarda kirleticilerin biyota üzerindeki etkilerini sergileme (ortaya 
çıkarabilme, gösterebilme) yetenekleridir. Biyolojik göstergelerin genel amacı, 
belirli bir ekosistemin kalitesini ve zaman içinde nasıl değiştiğini değerlendirmek 
için tek bir türü veya küçük bir biyota grubunu kullanmaktır. Biyolojik 
göstergelerin sürekli olarak ekosistemlerinin genetik, fiziksel ve kimyasal 
bileşenlerinden gelen bilgileri entegre edilmesini sağladığı bildirilmektedir 
(Nkwoji et al., 2010). Herhangi bir iyileştirme sürecinin nihai hedefi sadece kirliliği 
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ortadan kaldırmak değil, aynı zamanda ekosistem sağlığını korumaktır. 
Günümüzde biyolojik göstergeler, örneğin Dünya Koruma Birliği, Uluslararası 
Doğayı Koruma Birliği gibi çeşitli kuruluşlar tarafından biyolojik izlemeyi ele alan 
araçlar olarak kullanılmakta ve onaylanmaktadır.  

19. yüzyıldan bu yana “Sentinel Türler” kavramı kullanılmaktadır ve birçok 
araştırmacı tarafından tanımlanan bu terim zaman içerisinde farlı bağlamlarda 
gelişerek farklılıklar ortaya çıkmıştır. Günümüzde “Sentinel Türler”in tanımı; 
çevredeki bir işlevin bozukluğu veya dengesizliği hakkında uyarı veren öte yandan 
maddelerin insan sağlığına yönelik tehlikeleri hakkında uyarı veren herhangi bir tür 
olarak kabul edilmektedir. Daha geniş kapsamla sentinel türler; 

• Yokluğuna (veya varlığına) ve/veya bireylerin bolluğuna göre bilgi 
sağlayan bir biyogösterge tür, 

• Çevredekinden çok daha yüksek seviyelerde kirletici madde biriktirme 
kapasitesi olan biyobirikimli tür,  

• Kirleticilerin varlığıyla ilişkili riskleri tahmin etmek için bir veya çeşitli 
organizasyon seviyelerinde (moleküler, hücresel, fizyolojik, organizma veya 
davranışsal) biyolojik parametrelerin modifikasyonlarının kullanıldığı bir tür olarak 
tanımlaması yapılmaktadır (Berthet et al., 2013). 

Yukarıda belirtilen kriterlere göre deniz ekosistemlerinin biyolojik olarak 
izlenmesi için farklı ekolojik organizasyon düzeylerinden geniş bir tür listesi (esas 
olarak Crustaceans, Mollusc, Balık) önerilebilmektedir (Waykar and Deshmukh, 
2012; Zuykov et al., 2013; Tlili and Mouneyrac, 2019). Çoğu Bivalve türleri geniş 
bir coğrafi dağılıma sahip olmaları, sesil yaşamaları ve sınırlı bir hareketlilik 
sergilemelerinden dolayı yaşadıkları habitatların durumunu yansıtmaktadırlar. İlk 
olarak Profesör Edward D. Goldberg tarafından 1975 yılında “Midye İzleme 
Programı” önerildikten sonra biyolojik izleme programlarında sentinel 
organizmalar için mükemmel bir aday olarak bilinmektedirler (Farrington et al., 
2016). O zamandan beri dünya çapında birçok uluslararası midye izleme programı 
geliştirilmiştir (Bricker et al., 2014; Farrington et al., 2016).  

Sentinel türler olarak çift kabukluların kullanılmasının birçok avantajı 
bulunmaktadır. Küresel olarak geniş ve erişilebilir popülasyonlarda bulunurlar, 
yerleşiktirler, bu nedenle belirli bir yerin su kirliliğine karşı oldukça hassastırlar ve 
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birçok ksenobiyotiği biyolojik olarak biriktirebilirler (Chiesa et al., 2018). Çift 
kabuklular, birçok kıyı bölgesinde bulunabilmektedir, bu sayede dünyanın farklı 
yerlerinde araştırma yapılmasına olanak tanımaktadırlar (Farrington et al., 2016). 
Ayrıca, balık ve diğer kabuklularla karşılaştırıldığında, organik bileşikleri 
metabolize etme kabiliyetlerinin daha düşük olduğu bildirilmektedir. Çift 
kabuklular, olumsuz koşullar altında hayatta kalabilen ve izleme değerlendirmeleri 
için transplantasyona direnebilen dirençli organizmalar olarak kabul 
edilmektedirler (Farrington et al., 2016; Świacka et al., 2019).  

Bununla beraber, besin zincirinde önemli bir halkada yer almaktadırlar ve 
balık, deniz yıldızı, kuş gibi farklı canlıların besin kaynağını oluşturmaktadırlar 
(Świacka et al., 2019). Birincil tüketiciler olan bu türler kirleticileri daha yüksek 
trofik seviyelere aktarabilmektedirler. Biyolojik avantajlarından bir diğeri 
hidrofilik/lipofilik kimyasalları asimile edebilmeleridir. Lipofilik kimyasallar 
sindirim sistemi tarafından alınırken, vücudun açıkta kalan kısımlarıyla (örneğin 
solungaçlar) temas sırasında doğrudan sudan daha az lipofilik kirleticilerin birikimi 
gerçekleşebilmektedir (Staniszewska et al., 2017). Esas olarak eser metaller, 
organoklorlu bileşikler ve petrol hidrokarbonlar gibi kirleticilere odaklanan midye 
izleme programlarından bu yana, midyenin çevresel kirlenmenin koruyucusu olarak 
kullanımı farmasötikler (Świacka et al., 2019), mikroplastikler (Li et al., 2019) ve 
endokrin bozucu bileşikler gibi ortaya çıkan diğer kirleticilere kadar uzanmıştır 
(Chiu et al., 2018). Özellikle endokrin bozucu bileşiklerin etkilerinin belirlenmesi 
ve çevredeki durumlarının biyolojik olarak izlenmesi için sentinel türler olarak çift 
kabuklular model organizmalar olarak kabul edilmektedirler (Omar et al., 2019). 

 

 

 

 

 

 

 



29 
 

 
 

1.7. Literatür Bildirişi  

Bilinen bir endokrin bozucu olan BPA, östradiole kıyasla nükleer östrojen 
reseptörlerine (Erα, Erβ), bağlanma afinitesi 1000-10000 kat daha zayıf olan bir 
ksenoöstrojen olarak tanımlanmaktadır (Rubin, 2011; Michałowicz, 2014; Ribeiro 
et al., 2017; Niu et al., 2021). Yapılan son çalışmalar düşük konsantrasyonlarda bile 
organizmalar üzerinde çok çeşitli biyolojik etkilere neden olabileceğini 
göstermektedir (Michałowicz, 2014; Arslan ve Parlak, 2008). BPA’nın olumsuz 
etkilerine odaklanılırken analoglar ile yapılan çalışmalar ise hala sınırlıdır. Yüksek 
derecede yapısal benzerlikler ve fizikokimyasal özellikleri nedeniyle analogların 
BPA’ya benzer östrojenitesi (Ji et al., 2013; Rochester, 2013), sitotoksisitesi 
(Eladak et al., 2015), genotoksisitesi (Lee et al., 2013), üreme ve nörotoksisite 
(Rochester and Bolden, 2015; Shi et al., 2015) gibi olumsuz etkilere neden 
olabileceği yönündedir. Ayrıca, BPA’dan daha toksik biyolojik etkiler 
gösterebildiği çalışmalar bulunmaktadır (Chen et al., 2016; Liu et al., 2021).  

BPA ve analogları, bakteri toplulukları üzerinde potansiyel bir olumsuz etki 
sergilemektedirler. B1BPA, B2BPA, B3BPA, BPC, BPF, BPFL ve BPG’nin 
(EC50/IC50 = 1,16–7,92 mg L-1) biyolüminesans bakterisi Vibrio fisheri için 
BPA’dan (EC50 = 4.20–8,61 mg L-1) daha toksik olduğu rapor edilmiştir. Buna 
karşılık, elde edilen EC50/IC50 değerlerine göre TBBPA, BPAF, BPE, BPM, BPP, 
BPS ve BPZ’nin (EC50/IC50 = 4,80->204,54 mg L-1) BPA’ya göre daha az etki 
gösterdiği rapor edilmiştir (Debenest et al., 2010; Owczarek et al., 2018; Tisler et 
al., 2016). Bir başka çalışmada ise Zühlke et al., (2016) BPA, BPC, BPE, BPF ve 
BPZ’nin aktif çamurdan izole edilen Bacillus amyloliquefaciens türü tarafından 
degrade olduklarını rapor etmişlerdir. Tek hücreli ökaryot Tetrahymena 
thermophila türünün model organizma olarak kullanıldığı çalışmada ise 60 saat 
boyunca 2,6 μM veya 13,0 μM’lik konsantrasyonlarına beş analog (BPA, BPAF, 
BPE, BPS, BPB) maruz bırakıldığında bireysel büyümeyi ve popülasyonun 
çoğalmasını inhibe ettikleri rapor edilmiştir (Li et al., 2020). Aynı çalışmada 
popülasyonu bastırma kapasitesi BPB> BPA≈BPAF> BPE> BPS şeklinde olduğu 
bildirilmiştir.  

Sucul ekosistemde birincil üreticiler olan fitoplanktonik organizmalar 
siyanobakteriler, diatom ve yeşil algler gibi birkaç taksonomik gruptan 
oluşmaktadırlar. Bu fotosentetik mikroorganizmalar su ekosistemlerinde karbon, 
besin (N ve P) ve oksijen biyojeokimyasal döngülerine aracılık etmektedirler. 
Bununla beraber, birincil üreticiler olarak besin ağında önemli bir rol oynamakla 
kalmazlar (Paerl and Justic, 2011); daha yüksek trofik seviyelerdeki diğer 
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organizmalar üzerinde ciddi olumsuz etkilere neden olabilirler. Bu yüzden, 
ekotoksikolojik çalışmalarda başlangıç canlıları olarak görülürler ve yeni 
kimyasalların etkilerinin ilk tepkisini belirlemek için kullanılmaktadırlar (Parlak 
vd., 2011). Synechococcus leopoliensis türünde BPA için (3g-EC50 = 4,80 mg L-1) 
belirlenen EC50 değeri, BPF (3g-EC50 = 5,20 mg L-l) için belirlenen değerle 
karşılaştırıldığında daha düşük olduğu rapor edilmiştir (Elersek et al., 2021).  

Anabaena variabilis ve Microcystis aeruginosa türleri üzerinde BPAF, BPC 
ve BPB’nin (14g-EC50 = 12,98–54,77 mg L-1) BPA’dan (14g-EC50 = 55,27–78,96 
mg L-1) daha güçlü olumsuz etki gösterdiği bildirilmiştir (Czarny et al., 2021). Yine 
aynı çalışmada, BPE ve BPBP’ye maruz kalan bu iki siyonabakteri türleri için 
bulunan 14g-EC50 değerleri sırasıyla 73,54-81,54 mg L-1 ve 320.23–488,61 mg L-

1’dir. Bununla birlikte, Chlorella vulgaris türüne karşı test edilen tüm BP’ler 
arasında BPM, BPP ve BPZ için belirlenen 14g-EC50 değeri 48,76–19930,34 mg L-

1 arasında değişmektedir ve BPA’dan daha az toksik oldukları bildirilmiştir.  

Diğer yeşil alg türleri ile karşılaştırıldığında, Selenastrum capricornutum, 
Pseudokirchneriella subcapitata, Tetraselmis sp ve Tetraselmis chuii türlerinin 
EC50/IC50 0,57–2,70 mg L-1 arasında belirlenen değerlere göre BPA’ya çok daha 
duyarlı oldukları rapor edilmiştir (Alexander and Doill, 1998; Debenest et al., 2010; 
Falcao et al., 2019; Jung et al., 2020; Yang et al., 2021).  

Fitoplankton hücrelerinin bisfenollerin etkilerine karşı farklı duyarlılık 
göstermeleri muhtemelen hücre duvarının yapısı ve bileşimindeki farklılıklardan 
kaynaklanmaktadır (Parlak vd., 2011). Sucul ekosistemde tüm organizmalar bu 
bileşiklere kompleks olarak maruz kalmaktadırlar ve sinerjistik-antagonistik etkiler 
ortaya çıkabilmektedir. Bu doğrultuda, BPA ve altı analog (BPAF, BPAP, BPG, 
BPM, BPP ve BPZ) (14d-EC50 = 18,22–28,56 mg L-1) karışımına maruz kalan yeşil 
alg türleri Chlorella vulgaris ve Desmodesmus armatus toksisitesinin incelendiği 
çalışmada karmaşık karışımın sinerjistik bir etki sergilediği rapor edilmiştir (Czarny 
et al., 2021). Arslan vd., (2023) Phaeodactylum tricornutum denizel türüne 0,5, 0,8, 
1,0, 1,5 ve 2,0 mg/L BPA ve analoglarını maruz bıraktıkları çalışmada IC50 
değerlerine göre toksik bulunan analoglar sırasıyla BPAF (0,76 mg/L)>BPS (2,94 
mg/L) >BPA (3,91 mg/L)>TGSA (5,16 mg/L)>BFDGE (5,69 mg/L)>BPB (7,83 
mg/L)>BPF (9,17 mg/L)>BADGE (11,71 mg/L) olduğunu rapor etmişlerdir. Deniz 
kestanesi embriyonik gelişiminin etkilerinin araştırıldığı bir başka çalışmada 72 s 
sonunda BPA için Arbacia lixula ve Paracentrotus lividus türleri için hesaplanan 
EC50 değerleri sırasıyla  1,396 mg/L ve 0,676 mg/L olarak belirlenmiştir. A. lixula 
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türünde BPS, BPF ve BPAF için hesaplanan EC50 değerlerinin sırasıyla 2,673 
mg/L, 1,129 mg/L, 0,314 mg/L olduğu rapor edilmiştir (Arslan vd., 2023). Aynı 
çalışmada, P. lividus türünde BPS, BPF ve BPAF için hesaplanan EC50 değerlerinin 
sırasıyla 0,621 mg/L, 0,301 mg/L, 0,263 mg/L olduğu bildirilmiştir (Arslan vd., 
2023).  

BPA’nın embriyolar üzerinde güçlü toksik etkisi olduğunu rapor edilen 
çalışmalardan birinde Ciona intestinalis türünün embriyonik gelişimi üzerinde 
(malformasyonlar, hareketlilikte bozukluk) teratojenik etkilere sahip olduğu ve elde 
edilen teratojenik konsantrasyon (TC50) değerinin 0,17 mg L- 1 olduğu rapor 
edilmiştir (Matsushima et al., 2013). Bir diğer çalışmada ise BPA’nın Ciona 
robusta türünün sinir sistemi gelişimini etkilediği ve 0,02 mg L- 1’ye kadar düşük 
konsantrasyonlarda gelişimsel değişikliklere neden olduğu bildirilmiştir 
(Messinetti et al., 2019). BPA, TBBPA, B1BPA, B2BPA ve B3BPA’nın Hydra sp. 
türü üzerinde morfolojik değişikliklere neden olduğu ve belirlenen 4g- EC50/LC50 
değerlerinin BPA (1,30–5,14 mg L-1)’nın analoglarından (0,10–0,20 mg L-1) daha 
az toksik olduğu rapor edilmiştir (Debenest et al., 2010; Murugadas et al., 2016). 
Yapılan önceki çalışmalarda BPA’nın yumuşakçaların endokrin sistemini olumsuz 
etkilediği, davranış değişiklikleri, kalp atışı hızında azalma gibi birçok zararlı 
etkilere neden olabileceği rapor edilmiştir (de Andrade et al., 2017). Brachionus 
koreanus rotifer türünde BPS’nin (1g-LC50 = ND, NOEC=>100,00 mg L-1) BPA ve 
BPF’den (1g-LC50 = 20,92–42,89 mg L-1, NOEC = 10,00–15,00 mg L-1) daha toksik 
olduğu rapor edilmiştir (Park et al., 2018). BPA’nın Daphnia magna ve Artemia sp 
türleri üzerinde yapılan çeşitli akut toksisite çalışmalarında elde edilen EC50/LC50 
değerleri sırasıyla 7,30–20,50 ve 50,40–107,20 mg L-1 olarak bulunmuştur ve 
BPA’nın toksik etki gösterdiği bildirilmiştir (Alexander and Doill, 1998; da Silva 
and de Sousa Abessa et al. 2019; Kalcikova et al., 2012; Liu et al., 2020; Naveira 
et al., 2021; Tisler et al., 2016).  

Astacus leptodactylus türüne maruz kalan BPA’nın (2g-IC50= 0,00006 ve 
0,00011 mg L-1) erkek ve dişi gonodal hücreleri üzerinde güçlü bir sitotoksik etki 
yarattığını ve bunun hücrelerdeki kalsiyum iyon homeostazını bozan kalsiyum 
kanallarını inhibe etmesinden kaynaklı olabileceği rapor edilmiştir (Yurdakok- 
Dikmen vd., 2020). BPA, BPF, BPS’nin Daphnia magna türünde beslenme 
oranlarını azalttığını, akut toksisite testinde BPF’nin, BPA ve BPS’den daha toksik 
bir etki gösterdiği bildirilmiştir (Liu et al., 2019). Ayrıca çalışmada, BPA ve 
analogların oksidatif stresi tetiklediği, sindirim ve sinir sistemi üzerinde olumsuz 
etkilere neden olduğu belirlenmiştir. Daphnia magna türü ile yapılan bir başka 
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çalışmada ise BPF’nin 0,001 mg L-1’den kadar düşük konsantrasyonlarda sinir 
sistemini bozabileceği ve antioksidan enzim aktivitesini indükleyebileceği 
bulunmuştur (Liu et al., 2020). BPE’nin Daphnia magna  türünde 24s-EC50’si 36 
mg/L olarak bulunmuştur. Aynı çalışmada, 10-6-10-4 M BPE konsantrasyon 
aralığında anlamlı östrojenik aktivite gözlendiği rapor edilmiştir (Chen et al., 2001; 
Lee et al., 2013). 

BPA’nın ve onun yerine geçen analogların omurgalılar üzerindeki olumsuz 
etkisine ilişkin araştırmaların çoğu, esas olarak balıklara odaklanmıştır. Son 
çalışmalar, BPA ve birçok analoğun östrojenik etki gösteren ve östrojen reseptörleri 
ile etkileşime girebilen antropojenik endokrin bozucu bileşikler olarak karakterize 
edildiğini gösteren çalışmalar bulunmaktadır (Chen at al., 2019). Östrojen 
reseptörlerine (ER’ler) güçlü bağlanma afinitesi, balık hepatositlerinde artan 
vitellogenin (vtg) üretimine önemli bir katkıda bulunduğu bildirilmiştir.  (Chen et 
al., 2019). 

BPA ve analoglarının balık türleri üzerindeki olumsuz etkilerine ilişkin 
çalışmalar, esas olarak zebra balığı Danio reiro türüne odaklanmıştır. Çeşitli akut 
toksisite çalışmaları, BPA’nın Danio reiro türü üzerinde toksik etki gösterdiği ve 
elde edilen EC50/LC50 değerinin 0,24–30,13 mg L-1 olduğu rapor edilmiştir (Gu et 
al., 2020) 

Gu et al., (2020) BPA’nın Danio rerio türünde toksisitenin zamana bağlı 
olarak arttığını ve LC50 değerlerinin sırasıyla 1, 2, 3 ve 4 gün için 9,13- 8,95- 8,56 
ve 7,40 mg L-1 olduğu bildirilmiştir. Benzer bulgular, BPA için elde edilen LC50 
değerlerinin 3, 6, 9, 12 ve 15 günlük maruz kalma süresi boyunca 0,24’ten 0,17 mg 
L-1’e düştüğü rapor edilmiştir (Chen et al., 2019). BPA ve analoglarının Danio rerio 
üzerinde östrojenik etki gösterdiğini ve embriyolar üzerindeki toksik etkilerinin 
(4g-LC50) BPAF (1,60–1,95 mg L-1) >BPA (10,43–12,00 mg L-1)>BPF (19,59–
32,00 mg L-1)>BPS (199,00 mg L-1) sırasıyla azaldığı bildirilmiştir (Moreman et 
al., 2017; Mu et al., 2018). Danio rerio türü ile yapılan başka bir araştırmada ise 
embriyo ve larvalarında BPA (4g-EC50 = 5,25–8,04 mg L-1) ve TBBA’nın (4g-EC50 
= 1,09–5,27 mg L-1) 1vtg1 mRNA ekspresyonunu indüklediği bulunmuştur (Chow 
et al., 2013). Zebra balığının BPFL’ye (4g-LC50 = 1,01 mg L-1) akut maruz 
kalmasının gelişmede gecikmeye, malformasyona ve apoptoza yol açtığı 
bildirilmiştir (Mi et al., 2020).   
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Bisfenol analoglarının biyoakümülasyonu ve biyomagnifikasyonu ile ilgili 
yapılan bir araştırmada Çin’in Taihu gölünden farklı trofik seviyelerde yer alan 
sucul organizmalar toplanarak değerlendirilme yapılmıştır. BPA, BPAF ve BPS’nin 
sudaki en baskın analoglar olduğu; BPAF, BPC, BPZ’nin trofik magnifikasyon 
faktörleri nedeniyle besin zincirinde (ağında) biomagnifike potansiyeline sahip 
oldukları bildirilmiştir (Wang et al., 2017).  Cyprinus carpio türünde Bisfenol A-
B-C-E-S-Z-AF ve AP olmak üzere 8 yaygın bisfenol analoğun toksikokinetiği ve 
biyokonsantrasyonu araştırılmıştır. Bisfenollerin hem serbest hem de toplam 
formları çeşitli balık dokularında ölçülmüş, BPA dışında sazan dokusundaki tüm 
bisfenollerin konsantrasyonu böbrek> karaciğer ≫ kas şeklinde olduğu 
bildirilmiştir (Wang et al., 2020).  

BADGE’nin sulu veya asidik matrislerle teması üzerine, BADGE·H2O ve 
BADGE·2H2O gibi türevleri hidrolize edilebilir (Suarez et al. 2000). Bu 
türevlerinin çoğunun hem sitotoksik hem de genotoksik etkileri indüklediği 
gösteren çalışmalar bulunmaktadır (Suarez et al. 2000). BADGE ve hidrolitik 
türevleri insan idrarı, plazması ve adipoz yağında bulunmuştur (Wang et al. 2012; 
Wang et al. 2015). BADGE’nin suda kolayca hidrolize olması, kaplama 
solüsyonlarının klorin içermesi nedeniyle epoksi konsantrasyonlarında tespit 
edilmesi zordur ve bu nedenle, bozunma etkilerini tahmin edilemeyebileceği 
öngörülmektedir (Williams et al., 2020). Ayrıca BADGE, BPA’ya benzer 
östrojenik aktivite ve üreme/gelişimsel toksisite gösterdiği bildirilmiştir (Hyoung 
et al. 2007; Nakazawa et al. 2002). Model organizma olarak Drosophila 
melanogaster türünün kullanıldığı ve tam transkriptom sıralaması yapıldığı 
çalışmada, BADGE içeren gıdalarda larvaların yetiştirilmesinin hemosit artışına 
neden olduğu belirlenmiştir. Çalışma sonucunda gelişim boyunca ksenobiyotik 
BADGE’ye kronik maruz kalmanın hücre proliferasyonunu indükleyebileceği 
sonucuna varılmıştır (Williams et al., 2020). Marqueño et al., (2021) 
gerçekleştirdikleri çalışmada BPA, BPF ve BADGE*2HCl’nin oksidatif stresi 
indüklediğini ve zebra balığı ZFL hepatik hücre hattının lipit homeostazını 
etkilediğini bildirmişlerdir. Elde ettikleri sonuçlar doğrultusunda, BADGE*2HCl 
(1g-EC50 = 6,58 mg L-1)’in BPA (1g-EC50 = 30,13 mg L-1) ve BPF (1g-EC50 = 77,48 
mg L-1) ile karşılaştırıldığında en sitotoksik bileşik olduğunu rapor etmişlerdir.  

Bisfenol analoglarının varlığı insan maruziyetini kaçınılmaz yapmıştır. 
BPA’nın insan üzerine olan olumsuz etkilerinden sonra analogların etkilerinin 
araştırılması oldukça yenidir ve hala sınırlıdır. Polonya’da toplanan insan serum 
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örneklerinde BPS, BPF ve BPZ sırasıyla 0,845-4,844, ve 1,415 ng/mL’ye kadar 
tespit edilmiştir (Owczarek et al., 2018).  

Çalışma raporlarına göre, kontamine yem yiyen hayvanlardan elde edilen 
hayvansal gıda maddelerinin (ör. Yumurta, süt ve et) tüketilmesiyle insan 
vücudunda biyolojik olarak biriktikleri için bisfenollerin ciddi toksik bileşikler 
olarak kabul edilebilir olduğu bildirilmiştir (Russo et al., 2019). İspanya’da yapılan 
bir araştırmada, konserve ürünlerde 88,66 μg/kg BPA konsantrasyonunun 
saptandığı ve bu konsantrasyonun, belirlenen 50 μg/kg migrasyon sınırını aştığı 
bildirilmiştir (González et al., 2020). Bisfenol analoglarının migrasyon yoluyla 
insan maruziyetinin artmasına yol açabilecekleri düşünülmektedir.  

Analoglardan BADGE ve BFDGE’nin tümörijenik ve mutajenik oldukları 
bildirilmiştir (Míguez et al., 2012). Bu bileşiklerin BPA ile benzer bir yapıya sahip 
olması ve aynı zamanda biyolojik olarak parçalanabilirliğe karşı direnç göstermesi 
nedeniyle obezite ve tip 2 diyabet risklerini arttırdığına dikkat çekilmektedir 
(Vilarinho et al., 2019). 

BPA, BPF ve BPS maruziyetinin papiller tiroid kanseri (PTC) arasındaki 
ilişkinin araştırıldığı çalışmada idrar konsantrasyonları ile PTC riski arasındaki 
ilişkiler incelenmiştir. Yaşa ve sigaraya göre sınıflandırmadan sonra, yalnızca 
sigara içmeyen kadınlarda istatistiksel anlamlılığın korunduğu BPF maruziyetinin, 
özellikle kadınlarda PTC riski üzerindeki olumsuz etkileri olduğu bildirilmiştir 
(Zhang et al., 2023).  

Bir başka çalışmada, BPA ve BPA-içermeyen 6 analoğun (BPZ, BPAF, 
BPAP, BPB, BPF, BPS) insanlardaki östrojenik etkileri araştırılmıştır. Analogların 
östrojenik potansiyellerinin BPA ile aynı aralıkta kalmış olmasına rağmen BPAF, 
BPB ve BPZ’nin BPA’dan daha güçlü östrojenik etkiler gösterdiği bildirilmiştir 
(Mesnage et al., 2017). Bir diğer çalışmada ise BPA, BPS, BPZ, BPAF ve BPF’nin 
hem kanser hem de sağlıklı hücre hatları üzerindeki sitotoksik etkileri, MTT testi 
uygulanarak araştırılmıştır. Hem kanser hücreleri (MCF-7) hem de erkek üreme 
hücreleri (HseC) üzerindeki toksik etkisine bakılan çalışmada, BPF’nin en az 
sitotoksik etki gösterdiği, daha sonra BPS’nin geldiği belirlenmiştir. BPAF ise diğer 
iki analoğa göre daha sitotoksik etki gösterdiği belirlenmiştir. HseC hücre hattında 
en yüksek sitotoksik etkiyi BPA ve BPZ’nin gösterdiğini, MCF-7 hücre hattında ise 
BPZ ve BPA’nın eşit derecede sitotoksik olduğunu rapor etmişlerdir (Seda vd., 
2022).  
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Yaygın olarak üretilen ve kullanılmaya başlanılan bu analogların hem 
insanlar hem de diğer canlılar üzerindeki olumsuz etkilerinin ortaya çıkarılmasıyla 
beraber yasal düzenlemelerin gerekliliği doğmuştur. Şu ana kadar bu analogların 
olası etkilerine dikkat çekilmesi amacıyla 2012-2015 yılları asında BPM, BPS, 
BADGE ve TBBPA, potansiyel endokrin bozucular olarak Topluluk Sürekli Eylem 
Planına (CoRAP) dahil edilmiştir (Beausoleil et al., 2022). 2018 yılında ise TEDx 
tarafından BPA, BPAF, BPB, BPC, BPE, BPF, BPM, BPS, BPZ ve TBBPA 
potansiyel endokrin bozucular listesine eklenmiştir. Endüstriyel üretimde 
kullanılması sınırlandırılan analoglar ise BPS ve  BADGE’dir. 10/2011 sayılı 
Komisyon Tüzüğü (AB) kapsamında iki analoğun plastik gıda kaplarının 
üretiminde kullanılmasına sınırlama getirilmiştir ve sırasıyla  0,05-9 mg kg-1 SML 
izin verilmektedir (EU, 2005; EU, 2011). BPA-free (BPA içermeyen) olarak 
tanımlanan ürünlerin üretiminde analogların kullanımını kısıtlayan/sınırlandıran 
başka bir mevzuat bulunmamaktadır.  

Bu tez projesi kapsamında Bisfenol A yerine üretilen/kullanılan analoglardan 
Bisfenol E, Bisfenol Z ve Bisfenol A diglisidil eter’in biyoindikatör tür Mytilus 
galloprovincialis üzerine etkileri belirlenerek kimyasalların ekotoksikolojik 
profilleri oluşturulmaya çalışılmıştır. Biyoindikatör tür ile gerçekleştirilen bu 
çalışmada akut ve subletal etkileri farklı biyobelirteç test yöntemleri ile 
belirlenmiştir. Sucul ekosistemin devamlılığı ve sağlığı açısından oluşabilecek olası 
olumsuz etkileri yorumlanmaya çalışılmıştır.  
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2. GEREÇ ve YÖNTEMLER 

2.1. Gereç 

2.1.1.  Mytilus galloprovincialis (Lamarck, 1819) türünün   
karakteristik özellikleri  

Tropik sulardan kutuplara kadar geniş bir yayılım gösteren Mytilus sp türleri 
genel olarak 6-9 m derinlikte yayılım gösterirler. Mytilus galloprovincialis türü 
İngiltere, İspanya, İtalya, Fransa, Atlantik kıyıları, Akdeniz de yaygın olarak 
bulunur. Bu türün Japonya, Amerika’nın Batı kesimleri, Kore, Çin, Avustralya, 
Yeni Zelanda ve Güney Afrika’da da kaydı bulunmaktadır (Gossling, 1992).  

Mytilus galloprovincialis (Lamarck, 1819) sistematikteki yeri; 

Phylum: Mollusca 

Clasis: Bivalvia 

Subclasis: Pteriomorphia 

Superfamily: Mytiloide 

Family: Mytilidae 

Order: Mytlida 

Genus: Mytilus 

Kabuklarının rengi, yaşa ve tutunduğu zemine göre farklılıklar 
göstermektedir (Mitton, 1977). Ülkemiz’de Akdeniz ve Ege kıyılarında dağılım 
gösteren bu türün kabuk rengi siyamsı mor, kahve, siyah ve mavi tonlarındadır 
(Alpbaz, 1993). Bu türün yaygın boy uzunluğu 7-8 cm olmasına rağmen, 
maksimum 10-11 cm  uzunluğuna ulaşabilirler.  

Genel anatomisine bakıldığında bilateral simetrili olan vücutları iki kabuk ile 
kuşatılmıştır. Anteriör, posteriör, ventral ve dorsal olmak üzere dört kenardan 
oluşmaktadır (Uysal, 1970). İki kabuklu olup eşit olan bu kabuklar uç kısımdan 
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birbirine bağlanmıştır. Ventral kısımda bulunan bysus iplikleri ile sert zeminlere 
tutunmaktadırlar ve bu iplikler yabancı cisimlerin girişine engel oluşturur (Alpbaz, 
1993). Dorsal kenar ise midyenin sırt kısmını meydana getirir ve ön kısmında 
kabukları birbirine bağlayan ligamente sahiptir. Ligament, kaslar ile zıt kuvvetli 
olmasından dolayı ölü midyelerin kabukları kasların kapama gücünün 
olmamasından açılır (Atay, 1997).  

 

 

 

 

Midyelerin yumuşak olan vücutları manto denilen bir zar ile kaplıdır. 
Solunum organları olarak manto boşluğunun her iki yanında düşey konumda asılı 
olarak bulunan bir çift ktenidium vardır. Ktenidium’lar eksen boyunca iki sıra 
halinde dizili solungaç filamentlerinden oluşur. Bunların üzerinde bulunan sillerle 
birbirlerine bağlanmışlardır. Ayrıca manto epiteli de solunumda rol oynar. (Uysal, 
1970). (Şekil 2.1). Ligament ekseni üzerinde ve anteriör aduktor kasın arkasında 
ince yarık şeklinde yer alan ağız, altta ve üstte birer çift bulunan ağız kolu (labial 
palp) adı verilen iki çift dudakla çevrilidir. Ağız boşluğunda çene ve tükrük bezi 
yoktur. Mide torba şeklindedir. Anteriör kasların hemen altında ve mide etrafında 
koyu kahve renkli karaciğer bezleri yer alır. Son bağırsak ise perikard boşluğundan 
ve çoğunlukla kalbin ventrikül (karıncık) içinden geçerek posteriör adduktor kasın 
üzerinden kloak boşluğuna açılır. Boşaltım organı olarak bir çift nefridyum vardır 
(Uysal, 1970).  Açık dolaşım sistemi olan midyelerde kan, kan damarları içerisinde 
taşınmaz. Midyelerdeki dokular, kan ve besin alışverişi için hemolenf ile kaplıdır. 

Şekil 2.1. Midye morfolojisi 
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Oksijenli hemolenf, kalpten kan damarları yoluyla vücut organlarına pompalanır. 
Gazların, besinlerin ve atıkların değiş tokuş edildiği hemoseollere taşınırlar. 
Hemolenf kalbe geri dönmeden önce solungaçlarda ve mantoda yeniden 
oksijenlenmektedir.  

Fitoplanton ve asılı haldeki partiküller ile beslenirler. Besinlerini süzerek 
alırlar ve sudaki maddeleri dokularında biriktirebilirler. Bir midye saatte 10-15 lt 
suyu süzebilme özelliğine sahiptir (Uysal, 1970). Midyelerin filtrasyon hızı; midye 
büyüklüğüne, partikül yoğunluğuna, partikül türüne, su sıcaklığına göre 
değişmektedir (Bayne et al., 1976).  

2.1.2. Mytilus galloprovincailis türünün üreme biyolojisi ve yaşam 
döngüsü 

Midyelerde üreme sistemi bütün vücuda yayılmış kanal ve kanalcıklardan 
oluşmaktadır. Bu sistem manto loblarının her tarafındaki bağ dokusu içerisine 
yayılmıştır. Üreme zamanlarında manto dokusu tamamen üreme hücreleriyle 
doludur, ayrıca bu hücreler mesosomada, perikardial boşluğun hemen altında, 
vücudun yan duvarlarında, karaciğerin hemen üzerindeki dokularda yayılırlar. 
Üreme sistemi solungaçlar, kaslar ve ayak hariç vücudun her tarafına yayılmıştır. 
Mantonun anteriöründe yani karaciğerin üstünde, lateralde ve mesosomada mevcut 
kanallardan gelen kanalların birleşmesi ile oluşan genital kanal, mantonun iç 
yüzeyine, buradan arkaya döner; vücudun diğer tarafından gelen diğer kanalla 
birlikte ventral kanalda solungaçların kenarına paralel olarak uzanır ve posteriör 
kapama kasının hemen yanından dışarı açılır. Burası canlının çoğalma organı 
açıklığıdır ve kontrolü altında açılıp kapanır (Seed and Suchanek, 1992).  

Midyeler ayrı eşeyli olup, olgun erkeklerde gonadlar krem-beyaz, dişilerde 
ise portakal sarısı tonlarındadır. Kabuklar kapalı iken cinsiyet ayrımı yapılmaz. 
Ancak olgun üreme hücreleri suya bırakıldığında oluşan renklenme ile ayırt 
edilebilir. Ege ve Akdeniz kıyılarındaki üreme zamanı Eylül-Aralık ve Mart-Mayıs 
ayları arasındadır. Üreme hücrelerini boşaltan bireyler 1 ay içerisinde yeniden 
kendini toplar.  

Midyeler ayrı eşeyli olmakla beraber nadir olarak hermafroditlik görülür 
(Lubet, 1959; Sugiura, 1962). Manto içerisindeki dokularda gelişen sperm ve 
yumurtalar olgunlaşınca genital kanallardaki siller vasıtası ile dışarı atılırlar. 
Erkekler spermlerini uzun ip şeklinde su içerisine bırakırken, dişiler ince uzun 
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paketler halinde su içerisine bırakır. Laboratuvar ortamında erkek bireyler ilk suya 
konulduktan sonraki ilk 2 saat içerisinde sperm bırakırken, dişi bireylerin yumurta 
bırakması ilk 24 saat içerisinde gerçekleşmektedir. Laboratuvar ortamında üreme 
hücrelerinin elde edilmesi  1-3 gün içerisinde gerçekleşir. Olgun yumurtalar alesital 
tipte, soluk kahverengi, küre şeklinde ve 60-70µm çapındadır. Yumurtaların 
ortasında kısmında nükleus, nükleus etrafında da yumurta granülleri yer alır. 
Spermler toplu iğne şeklinde olup, baş, boyun ve kuyruk bölgelerinden oluşur. 
Sperm 3.55µm’dur. Spermlere hareket sağlayan kuyrukları ise 40-60µm arasında 
değişen uzunluklara sahiptir. 

Yumurta ve sperm bırakılmasından 30 dk içerisinde döllenme gerçekleşir. 
Döllenmeden 90 dk sonra 2’li bölünme, 180-210 dk sonra 4’lü bölünme gerçekleşir. 
Döllenmeden 24 saat sonra silli trokofora safhasına ulaşılır. Bu evrede larva sillerini 
kullanarak hareket eder (Şekil 2.2.).   

 

 

30 saat sonra trokofora larvasında sindirim sistemi ve dorsal bölgenin 
posteriör tarafında kabuk bezinin faaliyeti sonucunda kalınlaşan ilk kabuk görülür. 
Daha sonra hızla gelişerek sağ ve sol taraf olmak üzere iki kabuk haline gelir. 
Larvanın yüzmesi ve beslenmesini sağlayan bu organa ‘velum’ adı verilir. Velum, 
24-48 saat arası sürede oluşur ve larva enine eksende 90 µm boya sahiptir. Bu evre 
‘D-shape (veliger)’ olarak adlandırılır.   

 

Şekil 2.2. Midye trokofora safhası 
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Şekil 2.3. Midye yaşam döngüsü 

2-4 hafta planktonik olarak bir yaşam sürerek su sütununda aktif olarak 
yüzerler ve beslenirler. Larva 210 µm boya ulaştığında ayak, gözler ve iki pigmentli 
noktalar tamamı ile görünür haldedir. Bu evre ‘pediveliger’ olarak adlandırılır (His 
et al., 1999). Bu aşamadan sonra larvalar 15-30 gün içerisinde metamorfoz 
aşamasına ulaşır ve yerleşmeye başlar. Sıcaklık, metamorfoz evresine ulaşma 
zamanı ve süresini etkilemektedir. 1-1,5 mm boya ulaşınca jüvenil bireyler olarak 
adlandırılırlar ve buldukları filamentli substratta yerleşik olarak kalırlar. Daha sonra 
substrattan ayrılır ve diğer midye popülasyonları veya bysus iplikleri ile yeni bir 
substrat buluncaya kadar dibe sürüklenirler (Newell, 1990). 5 cm boya 
ulaştıklarında ergin birey olarak adlandırılırlar ve son tutunmalarını 
gerçekleştirirler (Şekil 2.3.) 

2.2. Kimyasallar ve stokların hazırlanması  

2.2.1. Bisfenol A (Cas numarası:80-05-7) 4-[2-(4- hydroxyphenyl) 
propan-2-yl]phenol 

Bisfenol A (BPA) C15H16O2 formülü ile karakterize edilmektedir. Bisfenol A, 
iki hidrofenoksil grubu içeren difenil metan türevidir (Şekil 2.4.). Polikarbonat 
plastiklerin ve epoksi reçinelerin üretiminde kullanılan bir monomerdir. Ayrıca 
plastik şişeler ve kaplarda, oyuncaklarda, tıbbi ekipmanlarda, sigara filtrelerinde, 
termal kağıtların üretimi olmak üzere birçok üründe kullanılmaktadır.  
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Çizelge 2.1’de BPA’nın moleküler ağırlık, oktanol-su partitisyon katsayısı 
(log Kow), suda çözünürlüğü, yarılanma ömrü, biyokonsantrasyon faktörü (BCF), 
biyobirikim faktörü (BAF) ve biyotransformasyon yarı-ömrü bulunmaktadır.   

Çizelge 2.1. BPA’nın fizikokimyasal özellikleri 

 

 

 

 

 

 

 

 

Sigma-Aldrich firmasından alınan Bisfenol A, Dimetil sülfoksit (Sigma, Cas. 
No: 67-68-5) içerisinde çözüldü. Stok çözeltiler hacimsel şişeler kullanılarak 
seyrelti ve karanlıkta muhafaza edildi. Tüm deneylerde kullanılan en yüksek 
konsantrasyonda 0.1% (v/v), genel olarak test türü için belirlenen NOEC (M. 
galloprovincalis için 2,2 g L-1) değerinin altındaki DMSO çözeltileriydi.  

BPA 
 

Moleküler ağırlık 
228,29 g/mol 

Log Kow 

Tahmin edilen/ölçülen (25 °C) 

3,64/3,32 

Suda çözünürlüğü mg/L (tahmin edilen) 
146,15 

Yarılanma ömrü (gün) 

Hava/su/toprak/sediment 

0,13/38/75/338 

Log BCF/BCF 

(L/kg, wet-w) 

1,86/72 

Log BAF/BAF 

(L/kg, wet-w) 

2,24/173 

Biyotransformasyon yarı ömrü gün 

(10 g balığa normalize edilmiş) 

0,263 

Şekil 2. 4.  Bisfenol A’nın kimyasal yapısı  
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2.2.2. Bisfenol E (Cas Numarası:2081-08-5) 4-[1-(4- 
hydroxyphenyl)ethyl] phenol 

 

Bisfenol E (BPE), C14H14O2 formülü ile karakterize edilmektedir. (Şekil 2.5).  

 

 

 

 

Plastik malzemelerin dayanıklılığının arttırılması için, kişisel bakım ürünleri, 
gıda ambalajlarında ve ayrıca, plastik, reçine ve dental ürünlerinde monomer olarak 
kullanılmaktadır. Çizelge 2.2’de BPE’nin belirlenen fiziko-kimyasal özellikleri yer 
almaktadır. Sigma-Aldrich firmasından alınan Bisfenol E, Dimetil sülfoksit 
(Sigma, Cas. No: 67-68-5) içerisinde çözüldü. Stok çözeltiler hacimsel şişeler 
kullanılarak seyrelti ve karanlıkta muhafaza edildi. Tüm deneylerde kullanılan en 
yüksek konsantrasyonda 0.1% (v/v), genel olarak test türü için belirlenen NOEC 
(M. galloprovincalis için 2,2 g L-1) değerinin altındaki DMSO çözeltileriydi.  

Çizelge 2.2. BPE’nin fizikokimyasal özellikleri 

 BPE 
 

Moleküler ağırlık 
214,27 g/mol 

Log Kow 

Tahmin edilen/ölçülen (25 °C) 

3,19/3,74 

Suda çözünürlüğü mg/L (tahmin edilen) 
321,64 

Yarılanma ömrü (gün) 

Hava/su/toprak/sediment 

0,13/15/30/135 

Log BCF/BCF 

(L/kg, wet-w) 

1,77/59,1 

Log BAF/BAF 

(L/kg, wet-w) 

1,66/45,6 

Biyotransformasyon yarı ömrü gün 

(10 g balığa normalize edilmiş) 

0,153 

Şekil 2.5. BPE kimyasal yapısı 
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2.2.3. Bisfenol Z (Cas numarası:843-55-0) 4-[1-(4- hydroxyphenyl) 
cyclohexyl]phenol 

Bisfenol Z (BPZ), C18H20O2 formülü ile karakterize edilmektedir. (Şekil 3.2). 
Gıda ambalajları, kişisel bakım ürünleri, kâğıt ürünleri, fensiklidin (PCP) gibi 
anestezik kimyasalların sentezinde ve ayrıca plastik, reçine ve dental ürünlerde 
polimer olarak kullanılmaktadır.  

 

 

 

 

 

Çizelge 2.3.’de BPZ’nin belirlene fiziko-kimyasal özellikleri yer almaktadır.  

Çizelge 2.3. BPZ’nin fizikokimyasal özellikleri 

BPZ 
 

Moleküler ağırlık 
268,36 g/mol 

Log Kow 

Tahmin edilen/ölçülen (25 °C) 

5,48/(n/a) 

Suda çözünürlüğü mg/L (tahmin edilen) 
1,47 

Yarılanma ömrü (gün) 

Hava/su/toprak/sediment 

0,13/38/75/338 

Log BCF/BCF 

(L/kg, wet-w) 

3,29/1,93*103 

Log BAF/BAF 

(L/kg, wet-w) 

2,21/162 

Biyotransformasyon yarı ömrü gün 

(10 g balığa normalize edilmiş) 

0,403 

 

Şekil 2.6. BPZ’nin kimyasal yapısı 
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Sigma-Aldrich firmasından alınan Bisfenol Z, Dimetil sülfoksit (Sigma, Cas. No: 

67-68-5) içerisinde çözüldü. Stok çözeltiler hacimsel şişeler kullanılarak seyrelti ve 

karanlıkta muhafaza edildi. Tüm deneylerde kullanılan en yüksek konsantrasyonda 

0.1% (v/v), genel olarak test türü için belirlenen NOEC (M. galloprovincalis için 

2,2 g L-1) değerinin altındaki DMSO çözeltileriydi.  

2.2.4. Bisfenol A diglisidil eter (Cas numarası:1675-54-3) 2-[[4-[2-
[4-(oxiran-2- ylmethoxy)phenyl] propan-2-yl]phenoxy] methyl]oxirane  

 

Bisfenol A diglisidil eter (BADGE), C21H24O4 formülü ile karakterize edilmektedir 

(Şekil 2.7).  

 

 

 

 

 

 

Epoksi reçinelerinin üretiminde bir monomerdir. Bununla beraber, yiyecek ve 

içecek kaplarının kaplama malzemesi, antikorozitif kaplama ve dış kompozitlerin 

kaplama maddesi olarak kullanılmaktadır. Çizelge 2.4’te BADGE’nin fiziko-

kimyasal özellikleri yer almaktadır.  

 

Sigma-Aldrich firmasından alınan Bisfenol A diglisidil eter, Dimetil sülfoksit 

(Sigma, Cas. No: 67-68-5) içerisinde çözüldü. Stok çözeltiler hacimsel şişeler 

kullanılarak seyrelti ve karanlıkta muhafaza edildi. Tüm deneylerde kullanılan en 

yüksek konsantrasyonda 0.1% (v/v), genel olarak test türü için belirlenen NOEC 

(M. galloprovincalis için 2,2 g L-1) değerinin altındaki DMSO çözeltileriydi 

 

 

Şekil 2.7. BADGE’nin kimyasal yapısı 
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Çizelge 2.4. BADGE’nin fizikokimyasal özellikleri 

BADGE 
 

Moleküler ağırlık 
340,4 g/mol 

Log Kow 

Tahmin edilen/ölçülen (25 °C) 

3,84/(n/a) 

Suda çözünürlüğü mg/L (tahmin edilen) 
0,74 

Yarılanma ömrü (gün) 

Hava/su/toprak/sediment 

0,16/60/120/542 

Log BCF/BCF 

(L/kg, wet-w) 

2,20/160 

Log BAF/BAF 

(L/kg, wet-w) 

2,60/400 

Biyotransformasyon yarı ömrü gün 

(10 g balığa normalize edilmiş) 

2,09 

 

2.3. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin Mytilus galloprovincialis türü 

ile gerçekleştirilen toksisite testleri  

Bisfenol A ve analoglarının biyoindikatör tür Mytilus galloprovincialis 
üzerindeki etkilerini belirlemek amacıyla temiz olduğu bilinen İzmir-Mordoğan 
bölgesinden toplanarak toksisite testleri yapılmıştır. İlk olarak aklimasyon sürecine 
7 gün boyunca tabi tutulmuştur. Bu sürede laboratuvar ortamında hazırlanan yapay 
deniz suyu (‰36) içerisinde tutularak gün aşırı su değişimi yapılmıştır ve her bir 
akvaryuma havalandırma takılmıştır. Vücut ağırlıklarına göre besleme yapılmıştır. 
Besleme için daha önce kültürü hazırlanan belli bir yoğunluğa getirilen denizel 
diatom türü Phaeodactylum tricornutum kullanılmıştır ve akvaryumlara gün aşırı 
30 ml olacak şekilde eklenmiştir. 12/12 saat aydınlık/karanlık periyodunda ve 
uygun sıcaklıkta (16 °C) tutulmuşlardır. Aklimasyon sürecinin bitiminden sonra 
denemelere başlanılmıştır.  
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2.3.1. Akut toksisite testi  

İlk olarak midye akut toksisite testi gerçekleştirilmiştir. Deneme düzeneğinde 
cam akvaryumlar içerisine hazırlanan yapay deniz suyu konulmuştur ve 
havalandırma takılmıştır.  Daha sonra her bir cam akvaryum içerisine 20 midye 
konulmuştur. Tüm deneme boyunca sıcaklık 16 °C’de, oksijen ve pH ölçümleri 
yapılarak optimum koşullar sağlanmıştır. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin midye 
üzerindeki akut etkisinin belirlenmesi için kontrole ek olarak midyeler 5 
konsantrasyona maruz bırakılmıştır (Şekil 2.8). Maruziyet konsantrasyonları 2-4-
8-16-32 mg/L olarak belirlenmiştir.  Deneme sırasında her bir kimyasal grubu için 
hazırlanan stok çözeltiler seyreltilerek kullanılmıştır. 96 saat boyunca her bir 24 
saat sonunda akvaryumdaki ölen ve yaşayan midyelerin sayısı gözlemlenerek 
kaydedilmiştir. Ölen ve yaşayan midyelerin ayrımında kabukların açıklığı kriteri 
kullanılmıştır. Midyelerin kabukları tamamıyla açık olduğunda ölü olduğu kabul 
edilmektedir. Çünkü ölen midyelerin kasları ile ligament arasında ters bir kuvvet 
etkisi vardır. LC50 değerleri EPA probit programı kullanılarak hesaplama 
yapılmıştır.  

 

 

Şekil 2.8. Akut toksisite test düzeneği 
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2.3.2. Fizyolojik Parametreler: condition (büyüme) indeks ve 
gonadosomatik indeks 

Bisfenol A ve analoglarının (BPE, BPZ, BADGE) midye üzerindeki 
fizyolojik etkilerinin belirlemek amacıyla büyüme ve gonadosomatik indeks testleri 
gerçekleştirilmiştir. Deneme düzeneğinde cam akvaryum içerisine hazırlanan 
yapay deniz suyu, havalandırma takıldıktan sonra her bir akvaryuma 8 midye 
konulmuştur. Tüm deneme boyunca sıcaklık 16 °C’de, oksijen ve pH ölçümleri 
yapılarak optimum koşullar sağlanmıştır. 14 gün boyunca midyeler kontrole ek 
olarak akut toksisite testi için belirlenen 5 konsantrasyona (2-4-8-16-32 mg/L) 
maruz bırakılmışlardır. Deneme sırasında her bir kimyasal grubu için hazırlanan 
stok çözeltiler seyreltilerek kullanılmıştır. 96 s midye akut toksisite testinin 
sonucunda yaşamaya devam eden midyelerle deneme yapılmıştır. 

Büyüme indeksi (CI) Matozzo et al., (2012) göre belirlenmiştir. Kontrol ve 
her bir kimyasal (BPA, BPE, BPZ ve BADGE) grubundaki konsantrasyonlara 
maruz kalan 4’er bireyin kabukları ayrılarak yumuşak dokuları alınmıştır (Şekil 
3.6.) Kabuk ve yumuşak dokuların her ikisi de 60 °C’de 48 saat boyunca etüv 
içerisinde kurutulmuştur. Daha sonra ise yumuşak dokuların ve kabukların ağırlık 
ölçümleri yapılarak aşağıda yer alan formüle göre hesaplamalar yapılmıştır.  

𝐶𝐼	(%) =
𝑘𝑢𝑟𝑢	𝑑𝑜𝑘𝑢	𝑎ğ𝚤𝑟𝑙𝚤ğ𝚤	(𝑔)
𝐾𝑢𝑟𝑢	𝑘𝑎𝑏𝑢𝑘	𝑎ğ𝚤𝑟𝑙𝚤ğ𝚤		(𝑔) 		× 100 

 

Gonadosomatik indeks (GSI) Peters and Granek (2016) göre belirlenmiştir. 
Kontrol ve her bir kimyasal (BPA, BPE, BPZ ve BADGE) grubundaki 
konsantrasyonlara maruz kalan 4’er birey disekte edilmiştir. Gonadlar ve tüm doku 
birbirinden ayrılmıştır (Şekil 3.6) ve 60°C’de 48 saat boyunca etüv içerisinde 
kurutulmuştur. Daha sonra ise gonadlar ve yumuşak dokuların ağırlık ölçümleri 
yapılarak aşağıda yer alan formüle göre hesaplamalar yapılmıştır.  

 

𝐺SI	(%) =
𝐺𝑜𝑛𝑎𝑑𝑙𝑎𝑟𝚤𝑛	𝑘𝑢𝑟𝑢	𝑎ğ𝚤𝑟𝑙𝚤ğ𝚤	(𝑔)

𝑡𝑜𝑝𝑙𝑎𝑚	𝑦𝑢𝑚𝑢ş𝑎𝑘	𝑑𝑜𝑘𝑢	𝑘𝑢𝑟𝑢	𝑎ğ𝚤𝑟𝑙𝚤ğ𝚤	(𝑔) 		× 100 
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2.3.3. Subletal toksisite testleri  

2.3.4.  Midye fertilizasyon (döllenme başarısı) ve embriyotoksisite 
testi  

BPE, BPZ ve BADGE’nin midye fertilizasyon başarısına olan etkisini 
belirlenmeye çalışılmıştır. Aklimasyon sürecinden çıkan midyelerin her biri yapay 
deniz suyunun olduğu cam kavanozlar içerisine konulmuştur (Şekil 2.10). Cinsel 
olgunluğa sahip olan midyelerin yumurta ve sperm bırakılması için beklenilmiştir. 
Doğal olarak sperm ve yumurta alınması için su sıcaklığının arttırılması yöntemi 
kullanılmıştır. 

 

Şekil 2.9. Condition indeks ve gonadosomatik indeks  örneklemelerinin kurutulmuş hali 

Şekil 2.10. Midye sperm ve yumurta eldesi 
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 Daha sonra yumurta ve sperm salınması gözlemlenmiştir. Sudaki renk 
değişimiyle ayırt edilen dişi ve erkek bireyler belirlendikten sonra yumurtalar ve 
spermler sırasıyla 100 µm ve 55 µm filtreden geçirilmiştir. Daha sonra sağlıklı olan 
3 dişi ve 3 erkek bireyler seçilerek His et al., (1999) ve Fabbri et al., (2014) göre 
deneme gerçekleştirilmiştir. BPE, BPZ ve BADGE için konsantrasyonlar 
hesaplanan LC50 değerlerine göre belirlenmiştir ve 0,01-0,1-1-100-1000 µg/L’dir. 
Her bir kimyasal için hazırlanan stok çözeltileri seyreltilerek kullanılmıştır. 6’lı 
well plate içerisine 9 ml yapay deniz suyu ve artan kimyasal konsantrasyonları 
konulduktan sonra yumurta:sperm oranı 1:10 olacak şekilde eklenmiştir. 30 dk 
sonra fertilizasyon başarısının mikroskobik gözlemlenmesi için formol (%4) ile fiks 
edilmiştir. Döllenmiş yumurtalar döllenme zarının oluşumuna göre ayırt 
edilmektedir (Şekil 2.11). Embiriyotoksisite denemesi için artan 
konsantrasyonların ve yapay deniz suyunun eklendiği well-plate’ler içerisine 
embriyolar eklendikten sonra 16±1 ⁰C’de 48 saat boyunca 16 saat ışık: 8 saat 
karanlık fotoperiyodu ile inkübe edilmiştir. İnkübasyon süresinin sonunda örnekler 
(%4) formalin ile fiks edilerek mikroskobik gözleme geçilmiştir ve her bir well-
plate kuyucuğundan 100 birey sayılmıştır Test sonuçlarının kabul edilebilirliği, 
kontrol grubundaki normal D-veliger evresindeki larvaların >%75’ten yüksek 
olması gerekmektedir (ASTM, 2004). Başarılı fertilizasyon döllenme zarının 
oluşumu ile anlaşılmaktadır. Fertilizasyon başarısını belirlenirken fertilizasyon 
Oranı (FO = % döllenmiş yumurta) dikkate alınmıştır. Negatif kontrol gurubunda 
gözlenen fertilizasyon oranı (FO kont) ve toksikant gurubunda gözlenen 
fertilizasyon oranı (FO göz) karşılaştırılarak düzeltilmiş endeks (DE) değerleri 
hesaplanmıştır (Arslan ve Parlak, 2008).  

 

𝐷𝐸 =
𝐹𝑂𝑔ö𝑧 − 𝐹𝑂𝑘𝑜𝑛𝑡

𝐹𝑂𝑘𝑜𝑛𝑡 	× 100 

 

Düzeltilmiş endeks ile her bir örnekteki fertilizasyon başarısındaki nispi artış 
(DE> 0) veya depresyon (DE<0) kolaylıkla görülebilmektedir.  
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48 s sonunda mikroskobik gözlemler  His et al., (1999) kriterlerine göre 
yapılmıştır. Bu kriterlere göre larvalar D-veliger safhasına eriştiğinde ve manto 
dışarı çıkmadığında normal olarak kabul edilmektedir. Trokofora aşamasında 
kalması, gelişimsel anomaliler (konkav veya konveks kabuk, girintili kenar 
boşlukları, bozulmuş veya hasar görmüş kabuk, çıkıntılı manto) anormal larva 
olarak kabul edilmektedir.  

 

 

 

 

 

 

2.3.5.  Mikronüleus testi  

BPA ve analoglarının genotoksik bir etkiye neden olup olmadığının 
belirlenmesi için mikronükleus testi gerçekleştirilmiştir. Aklimasyon sürecinden 
sonra deneme düzeneği kurulmuştur. Cam akvaryumlar içerisine yapay deniz suyu 
(3 litre) ve havalandırma takıldıktan sonra her bir akvaryuma 15 midye eklenmiştir. 
Tüm deneme boyunca sıcaklık 16 °C’de ve pH ölçümleri yapılarak optimum 
koşullar sağlanmıştır. BPA, BPE, BPZ ve BADGE için uygulanan konsantrasyonlar 
kontrole ek beş konsantrasyon olarak belirlenmiştir. Midyelerin maruz kaldığı 
konsantrasyonlar 0,01-0,1-1-100-1000 µg/L’dir. Denemenin güvenirliğini 
göstermek için daha önceden toksik olduğu bilinen CdCl2 pozitif kontrol olarak 
belirlenmiştir. 72 saat süren denemede her bir 24 saat diliminde her bir kimyasal 

Şekil 2. 11. Midye döllenmiş yumurta ve larval aşamaları 
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grubu ve konsantrasyonlar için örnekleme (her gün için 5 midye) yapılmıştır. 
Örnekleme yapıldıktan sonra su değişimi ve kimyasallar yeniden eklenmiştir. 3 gün 
süren deneme boyunca her bir canlının hemolenf, solungaç ve karaciğer dokuları 
alınmıştır (Şekil 3.9).  

 

 

 

 

Hemolenf: İnce uçlu şırınga ile alınan hemolenf fikstatif (3:1 etanol:asetik 
asit) içerisine 15 ml’lik falcon tüplere konulmuştur. Daha sonra 1000 rpm 10 dk 
santrifüjlenmiştir ve süpernant uzaklaştırılmıştır. Pelet lam üzerine 2 tekrarlı olacak 
şekilde yayıldıktan sonra etanol bulunan şale içerisine alınarak fiks edilmiştir. 
Lamlar doğal olarak kuruduktan sonra %5’lik hazırlanan Giemsa boyasını içeren 
şaleler içerisine alınmıştır ve boyama yapılmıştır. Boyadan çıkarılan lamlar saf su 
ile yıkanmıştır. Doğal olarak kurumaya bırakılan lamlar hava almaması için 
entellan ve lamel yardımıyla kapatılarak mikroskobik gözlemlere hazır hale 
getirilmiştir.  

Solungaç: Hemolenf alımından sonra bistürü ile midyeler disekte edilerek 
solungaçlar alınmıştır (Şekil 2.13). Fikstatif içeren 15 ml’lik falconlara 
konulmuştur. Solungaç epitellerinin cam pastör pipet yardımıyla dökülmesi 
sağlanmıştır. Büyük solungaç dokularının uzaklaştırılması için filtre edilmiştir. 
Santrifüj edildikten (2000 rpm 10 dk) edildikten sonra süpernant uzaklaştırılmıştır. 
Pelet lam üzerine 2 tekrarlı olacak şekilde yayıldıktan sonra etanol bulunan şale 
içerisine alınarak fiks edilmiştir. Lamlar doğal olarak kuruduktan sonra %5’lik 
hazırlanan Giemsa boyasını içeren şaleler içerisine alınmıştır ve boyama 
yapılmıştır. Boyadan çıkarılan lamlar saf su ile yıkanmıştır. Doğal olarak kurumaya 

Şekil 2. 12. Mikronükleus testi için midye diseksiyonu 
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bırakılan lamlar hava almaması için entellan ve lamel yardımıyla kapatılarak 
mikroskobik gözlemlere hazır hale getirilmiştir. 

 

 

 

 

 

 

Hepatopankreas: Solungaçlar alındıktan sonra hepatopankreas dokuları 
disekte edilmiştir. Fikstatif (asetik asit) içeren 15 ml’lik falconlara konulmuştur. 
Daha sonra %45’lik asetik asit içeren falconlara alınarak cam pastör pipet 
yardımıyla dokunun parçalanması sağlanmıştır. Filtre edilen hücreler solungaç 
dokularında olduğu gibi santrifüjlenerek lam üzerine 2 tekrarlı olacak şekilde 
yayılmıştır. Etanol bulunan şale içerisine alınarak fiks edilmiştir. Lamlar doğal 
olarak kuruduktan sonra %5’lik hazırlanan Giemsa boyasını içeren şaleler içerisine 
alınmıştır ve boyama yapılmıştır. Boyadan çıkarılan lamlar saf su ile yıkanmıştır. 
Doğal olarak kurumaya bırakılan lamlar hava almaması için entellan ve lamel 
yardımıyla kapatılarak mikroskobik gözlemlere hazır hale getirilmiştir.  

Mikroskobik gözlemler sırasında ZEISS primostar mikroskobu 
kullanılmıştır.  Hazırlanan her bir lamdan rastgele 1000 hücre sayımı yapılarak 
mikronükleus oluşumu gözlenmiştir. Bir kimyasal maruziyetinde kontrolle beraber 
hemolenf, solungaç ve hepatopankreas dokuları için toplam 540 lam hazırlanmıştır. 
BPA, BPE, BPZ ve BADGE için toplam 2.160 lam hazırlanarak 2,160,000 hücre 
mikroskopta gözlemlenerek sayılmıştır.  

 

 

 

Şekil 2.13. Midye iç görünüm ve solungaç dokusu 
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2.3.6. Histolojik boyama ve Apoptoz testi  

Apoptoz kimyasalların canlılar üzerinde genotoksik bir etkiye sebep olup 
olmadığının belirlenmesinde kullanılan biyobelirteçlerden biridir. Mikronükleus 
testiyle beraber kimyasalların/kirleticilerin etkilerini belirlenmesinde 
uygulanmaktadır.  

Aklimasyon sürecinden sonra deneme düzeneği kurulmuştur. Cam 
akvaryumlar içerisine yapay deniz suyu (3 litre) ve havalandırma takıldıktan sonra 
her bir akvaryuma 10 midye eklenmiştir. Tüm deneme boyunca sıcaklık 16°C’de, 
oksijen ve pH ölçümleri yapılarak optimum koşullar sağlanmıştır. BPA, BPE, BPZ 
ve BADGE için uygulanan konsantrasyonlar kontrole ek beş konsantrasyon olarak 
belirlenmiştir. Midyelerin maruz kaldığı konsantrasyonlar  0,01-0,1-1-100-1000 
µg/L’dir. 7 gün sonunda 5 midye histolojik boyama ve apoptoz için, 5 midye ise 
daha sonraki enzim çalışması için disekte edilerek hepatopankreas ve solungaç 
dokuları alınmıştır. Enzim çalışması için alınan dokular -80°C’de muhafaza 
edilmek üzerine konulmuştur.  

Histolojik boyama ve apoptoz için alınan dokular ise %4’lük paraformaldehit 
içerisine alınmıştır. Burada fikse edildikten sonra 24-48s arası fiksatifte 
bekletilmiştir. 48s sonrasında pH 7,2/ 7,4 arası olan PBS solüsyonuna alınıp 
fiksatiften arındırmak amacıyla gece boyu bekletilmiştir. Dokular öncelikle %80’ 
den başlamak şartıyla sırasıyla %95 ve 2 kez %96 olacak şekilde artan alkol 
serisinden geçirilmiştir. Daha sonrasında şeffaflama olarakta adlandırılan 
basamakta dokulardan alkolün uzaklaştırılması amacıyla dokular ksilole alınmıştır 
ve gözle takip yöntemiyle şeffaflanma gözleninceye kadar dokular ksilolde 
bekletilmiştir (Şekil 2.14).  

 

 

 

 

 
Şekil 2. 14. Ksilolde şeffaflaşan solungaç ve hepatopankreas dokuları 
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 Şeffaflanması tamamlanan dokular parafin 1 içerisine alınmıştır. Dokuların 
içerisindeki ksilol uzaklaşarak dokunun içine parafinin nüfuz etmesi beklenilmiştir. 
Yarım saat parafin 1 de kalan dokular parafin 2’ye alınmıştır ve burada da yarım 
saat kadar bekletilmiştir. Sonrasında bloklama aşamasına geçilmiştir ve burada 
dokular bir kalıp içine konulmuş parafinde donmaya bırakılmıştır (Buhur ve 
Yavaşoğlu, 2017; Çakalağaoğlu, 2005).  

Dokular bloklama işleminden sonra oda sıcaklığında 1 gün ve kesit alma 
işlemine başlamadan 1 saat önce buzdolabında +4 derecede bekletilmiştir. 
Dokulardan ışık mikroskobik incelemeler için Leica RM 2145 mikrotomda 5 μ’luk 
kesitler alınarak 37˚C su banyosunda kesitlerin açılması sağlanarak rodajlı ve 
polilizinli lamlar üzerine doku kesitleri alınmıştır (Şekil 2.15) (Buhur ve 
Yavaşoğlu, 2017; Çakalağaoğlu, 2005).  

 

 

 

 

 

 

Şekil 2.15. Doku kesiti örneği 
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Histolojik Boyamalar: Tüm boyamalardan önce dokuların 
deparafinizasyonu için öncelikle etüvde 57°C’de 1 saat boyunca bekletilmiştir. 
Etüvden çıkan preparatlar soğuduktan sonra ksilole dizilmiştir ve bir gece boyunca 
bekletilmiştir. 

Hematoksilen Eozin Boyama 

Gece boyu ksilolde bekleyen preparatlar çıkartılıp kurutulmuştur. Daha sonra 
ise dokuların genel morfolojik ve histolojik özelliklerini gözlemlemek amacıyla 
aşağıda yer alan boyama protokolü uygulanmıştır.  

UYGULANAN İŞLEMLER   SÜRE 

1 % 100 Alkol       2 dakika 

2 % 100 Alkol       2 dakika 

3 % 95 Alkol       2 dakika 

4 % 80 Alkol       2 dakika 

5 Distile suda yıkama      3 dakika 

6 Hematoksilende      3 dakika 

7 Akarsu       5 dakika 

8 Asit alkol   Doku pembe renk alana kadar batırıp çıkarılır. 

9 Akarsuda yıkama     Daldır çıkar şeklinde 

10 Amonyaklı su  Doku mor renk alana kadar batırıp çıkarıldı 

11 Akarsu      Daldır çıkar şeklinde 

12 Distile suda yıkama     5 dakika 

13 Eozin       1 dakika 
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14 % 95 Alkol yıkama   Daldır çıkar şeklinde 

15 % 95 Alkol yıkama   Daldır çıkar şeklinde 

16 % 95 Alkol yıkama   Daldır çıkar şeklinde 

17 Dışarıda kurutuldu   Birkaç saniye 

18 Ksilol    30 dakika 

19 Boyalı preparatlar entellan damlatılarak kapatılmıştır. 

Bu aşamadan sonra preparatlar mikroskop altında incelenmiştir.  

Tunel Boyama Protokolü 

Bu boyama protokolü dokulardaki apoptotik hücreleri saptamak için 
yapılmaktadır. Solungaç ve hepatopankreas dokuları için aşağıda yer alan protokol 
uygulanmıştır.  

UYGULANAN İŞLEMLER      SÜRE 

1 %100 Alkol        2 dk 

2 %95 Alkol        2 dk 

3 %80 Alkol        2 dk 

4 Distile suda yıkama       3 dk 

5 %0.1 Triton X solüsyonu (pH:7.4)     5 dk 

6 Dokunun etrafını çizme 

7 Proteaz K eklenerek, cover slip ile kapatma   20 dk 

8 PBS ile yıkama 2 kez      2 dk 
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9 Vial 1 ve Vial 2 birleştirilerek hazırlanan solüsyondan  

50 µl eklenerek lamların üzeri cover slip ile kapatılır.  

37C’de inkübe edilir.         60 dk 

10 PBS ile yıkama 3 kez      2 dk 

11 Dokuların üzerine 50-100 µl DAB substrat eklenir.  Göz ile takip 

12 PBS ile yıkama 3 kez      2 dk 

13 Mayers hematoksilen ile boyama     1 dk 

14 Çeşme suyu ile yıkama      2 dk 

15 Distile su ile yıkama      2 dk 

16 %80 Alkol ile yıkama     Daldır çıkar şeklinde 

17 %95 Alkol ile yıkama     Daldır çıkar şeklinde 

18 %100 Alkol ile yıkama     Daldır çıkar şeklinde 

19 Dışarıda kurutuldu      Birkaç saniye 

20 Ksilol        30 dk 

21 Kapatma        Entallen ile 

 

2.3.7. İstatiksel değerlendirmeler 

İstatiksel hesaplamalar Statistica uygulamasının 12.0 

versiyonu ile Tukey’s (Hill et al. 2002), Dunnet ve t testi kullanılarak 

gerçekleştirilmiştir. LC50 hesaplamaları EPA probit analiz programı 

versiyon 1.5 ile gerçekleştirilmiştir.  
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3. BULGULAR 

Çalışmamızda BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin farklı konsantrasyonlarına 
maruz kalan Mytilus galloprovincialis türü üzerindeki etkileri akut ve subletal 
testlerle belirlenmeye çalışılmıştır. Tüm kimyasalların bu tür üzerindeki 
toksikolojik profilleri değerlendirilmiştir.  

3.1. Akut Toksisite testi sonuçları  

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin Mytilus galloprovincialis türü üzerindeki 
akut etkisini belirlemek amacıyla yapılan 96 saatlik test sonuçları Çizelge 4.1’de 
yer almaktadır. Uygulanan konsantrasyonlara (2-4-8-16-32 mg/L) göre hesaplanan 
LC50 değerlerine göre en BPA>BPE>BPZ>BADGE şeklinde olduğu belirlenmiştir. 
Akut toksisite test sonuçlarına göre en etkili bileşik BPA olduğu tespit edilirken 
analoglar arasında karşılaştırma yapıldığında BPE diğer iki analogdan daha fazla 
etkilemektedir.  

Çizelge 3. 1. BPA, BPE, BPZ ve BADGE için bulunan EC50 değerleri 

 

 

 

LC50 sonuçlarına göre bisfenollerin sucul ekosisteme giriş yapmasından sonra 
ulaştıkları bu konsantrasyonlarda midyelerin akut etkisinin olacağı ve 
popülasyonda ölüm gözleneceği tespit edilmiştir.  

3.2. Fizyolojik parametreler: Condition (büyüme) indeks ve 

Gonadosomatik indeks  

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin Mytilus galloprovincailis türü üzerindeki 
fizyolojik etkileri belirlenmiştir. Büyüme indeksi için maruziyet sonucunda kabuk 
ve tüm yumuşak dokunun kurutulup ağırlıklarının ölçülerek %CI formülü ve 
istatiksel hesaplamalar yapılarak anlamlı bir fark olup olmadığı belirlenmiştir.  

Artan BPA konsantrasyonlarına maruz kalmanın sonucunda büyüme indeksin  
kontrole (%16) göre azaldığı belirlenmiştir. 2 mg/L BPA konsantrasyonunda CI % 
8’e indiği, 32 mg/L BPA konsantrasyonunda CI %4’e indiği belirlenmiştir.  

mg/L BPA BPE BPZ BADGE 

LC50  2,085 5,391 11,246 15,40 
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BPA’nın 4 mg/L ve 16 mg/L konsantrasyonlarında CI benzer şekilde 
etkilediği tespit edilmiştir. Genel olarak konsantrasyonlar arasında anlamlı bir fark 
olduğu belirlenmiştir (p≤0,05) (Şekil 3.1).  

Artan BPE konsantrasyonlarına maruz kalınmasının sonucunda kontrolle 
kıyaslandığında %CI değerlerinin düştüğü tespit edilmiştir. 2 mg/L BPE 
konsantrasyonunda CI’in %8’e düştüğü, 32 mg/L BPE konsantrasyonunda ise 
%5’lere düştüğü belirlenmiştir. Kontrol (%16) ile karşılaştırıldığında tüm 
konsantrasyonlarda bir düşme eğilimi tespit edilmiştir ancak konsantrasyonlar 
kendi aralarında karşılaştırıldıklarında önemli derecede bir farklılık olmadığı 
belirlenmiştir (Şekil 3.2).  

 

 

 

 

Şekil 3.1. BPA konsantrasyonuna bağlı olarak bulunan %CI 

değerleri 
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2 mg/L ve 4 mg/L BPZ konsantrasyonunun CI’i %8’e düştüğü, en yüksek 
konsantrasyon olan 32 mg/L’de ise CI’in %6’ya düştüğü tespit edilmiştir. Kontrol 
(%16) ile karşılaştırıldığında artan konsantrasyonlarda anlamlı bir farklılık olduğu 
belirlenmiştir. Konsantrasyonlar kendi aralarında karşılaştırıldıklarında yine BPE 
ile benzer önemli derecede bir farklılık olmadığı belirlenmiştir (Şekil 3.3) 

 

 

 

      

 

 

 

2 mg/L BADGE konsantrasyonunun CI’ni %9’a düşürdüğü, 32 mg/L 
BADGE konsantrasyonunun CI’ni %4’e düşürdüğü tespit edilmiştir. Kontrol ile 
karşılaştırıldığında artan konsantrasyonlara bağlı olarak CI’in düştüğü 

Şekil 3.2. BPE’nin konsantrasyona bağlı bulunan %CI 

Şekil 3.3. BPZ’nin konsantrasyona bağlı bulunan %CI 
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belirlenmiştir.  (Şekil 3.4).  Konsantrasyonlar arasında önemli derecede bir farklılık 
olmadığı belirlenmiştir.   

 

 

 

 

 

 

 Genel olarak BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin M, galloprovincialis türünün 
büyüme indeksi üzerindeki etkili oldukları belirlenmiştir. Tüm bisfenoller kontrol 
ile kıyaslandığında bisfenollerin artan konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda anlamlı bir düşüşün olduğu belirlenmiştir. Bisfenoller arasında ise en 
yüksek konsantrasyona göre Büyüme indeksi BPA=BADGE> BPE>BPZ’nin 
olduğu tespit edilmiştir.   

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin M. galloprovincialis türünün 
gonadosomatik indeksine olan etkileri belirlenmiştir. Fiziksel parametrelerden biri 
olan % GSI, gonad ve diğer yumuşak dokunun kurutulmasından sonra ağırlık 
ölçümleri yapılarak ve formüle göre hesaplamalar yapılmıştır.  

Artan BPA konsantrasyonlarına maruz kalınması sonucunda kontrol ile 
kıyaslandığında anlamlı bir düşüşün olduğu tespit edilmiştir. İlk konsantrasyonda 
(2 mg/L) GSI %70’lik bir azalma olduğu en yüksek konsantrasyon olan 32 mg/L’de 
GSI’nın %29’lara düştüğü belirlenmiştir (Şekil 3.5).  Konsantrasyonlar arasında da 
anlamlı bir fark olduğu bulunmuştur (p≤0,05).  

 

 

Şekil 3.4. BADGE’nin konsantrasyona bağlı bulunan %CI 
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Artan BPE konsantrasyonlarına maruz kalınması sonucunda kontrol ile 
kıyaslandığında 2 mg/L BPE konsantrasyonunda GSI % 68’e düştüğü, 4 mg/L BPE 
konsantrasyonunda %54’e düştüğü belirlenmiştir. 

 32 mg/L BPE konsantrasyonunda ise GSI’nin %30’lara düştüğü tespit 
edilmiştir.  Konsantrasyonlar arasında anlamlı bir farklılık olduğu belirlenmiştir 
(Şekil 3.6).  

 

 

 

 

 

 

 

Şekil 3.5. BPA’nın konsantrasyona bağlı bulunan %GSI 

Şekil 3. 6.  BPE’nin konsantrasyona bağlı  bulunan %GSI 
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 2 mg/L BPZ konsantrasyonunda GSI %57’ye düştüğü kontrol ile 
kıyaslandığında diğer konsantrasyonlar arasında bir fark olduğu belirlenmiştir. En 
yüksek konsantrasyon olan 32 mg/L BPZ %42’lik bir düşüşe neden olduğu tespit 
edilmiştir. Konsantrasyonlar kendi aralarında karşılaştırıldığında önemli bir 
farklılığın olmadığı belirlenmiştir (Şekil 3.7). 

 

 

 

 

 

 

BADGE’nin 2 mg/L konsantrasyonunda kontrol ile kıyaslandığında GSI 
%72’lik bir düşüşe neden olduğu, 32 mg/L konsantrasyonunda ise %40’lık bir 
düşüşe neden olduğu tespit edilmiştir. Konsantrasyonlar arasında anlamlı bir fark 
olduğu belirlenmiştir (Şekil 3.8).  

 

 

 

 

 

 

 

Şekil 3.7. BPZ’nin konsantrasyona bağlı bulunan %GSI 

Şekil 3.8. BADGE’nin konsantrasyona bağlı bulunan %GSI 
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BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin M. galloprovincialis türünün gonadları 
üzerinde etkili olduğu tespit edilmiştir. BPA ve BPE’nin, BPZ ve BADGE’nin 
etkileri birbirine yakındır. Midyeler muhtemelen BPA, BPE, BPZ ve BADGE 
alımını önlemek için süzerek beslenme aktivitesini azaltmıştır. Metabolizma ve 
üreme için kullanılmayan enerjinin, savunma ve onarım mekanizmalarında 
kullanılacağı düşünülmektedir.  

3.3. Midye fertilizasyon (döllenme) başarısı sonuçları 

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin midye döllenme üzerine olan etkileri 
belirlenmiştir. Mikroskobik sayımlardan sonra DE değeri formüle göre 
hesaplanmıştır. Şekil 3.9’da BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin artan 
konsantrasyonlara göre döllenme başarısı yer almaktadır.  

 

BPA’nın döllenme üzerinde diğer analoglara göre daha etkili olduğu 
belirlenmiştir. BPA’dan sonra BPZ ve BADGE döllenme üzerinde birbirine yakın 
etkiye neden oldukları, BPE’nin ise döllenme üzerinde etkisi en az olan bisfenol 
olduğu tespit edilmiştir.  

 

 

 

Şekil 3.9. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin midye döllenme başarısı üzerine etkisi 1:BPA, 

2:BPE, 3:BADGE, 4:BPZ 
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Çizelge 3.2. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin hesaplanan %DE değerleri 

 
Konsantrasyon 

(µg/L) 
%FO DE Döllenmemiş yumurta 

Kontrol  94,67± 0,88  5,33 ± 0,88 

 

BPA 

0,01 

0,1 

1,0 

100 

1000 

93,5 ± 1,5 

77,5 ± 0,5 

72 ± 1 

68 ± 2 

64,5 ± 0,5 

-1,23 

-18,13 

-25,23 

-28,16 

-31,86 

6,5 ± 1,5 

22,5± 0,5 

28 ± 1 

32 ± 2 

35,5±0,5 

 

BPE 

0,01 

0,1 

1,0 

100 

1000 

92 ± 2 

86 ± 1 

81 ± 1 

78,5 ± 0,5 

76,5 ± 0,5 

-2,81 

-9,15 

-14,43 

-17,07 

-19,19 

8 ± 2 

14 ± 1 

19 ± 1 

21 ± 0,5 

23,5±0,5 

 

BPZ 

0,01 

0,1 

1,0 

100 

1000 

84,5 ± 1,5 

80,5 ± 1,5 

73 ± 2 

69 ±1 

68±1 

-10,73 

-14,96 

-22,88 

-27,11 

-26,33 

15 ± 1,5 

19 ± 1,5 

27 ± 2 

31 ± 1 

32 ± 1 

 

BADGE 

0,01 

0,1 

1,0 

100 

1000 

87 ± 1 

81± 2 

79 ± 1 

76 ±1 

73,5±0,5 

-8,09 

-12,27 

-12,91 

-13,59 

-14,00 

13 ± 1 

19 ± 2 

21 ± 1 

24 ± 1 

26,5 ± 0,5 

 

0,01 µg/L BPE konsantrasyonunda döllenmeyi arttıran bir etkiye neden 
olduğu aynı durumun BPA için de geçerli olduğu bulunmuştur (Çizelge 3.2). 0,1 
µg/L BPZ ve BADGE konsantrasyonlarında döllenme başarısının azalmaya 
başladığı, BPA ve BPE’den daha etkili olduğu bulunmuştur. 1 µg/L 
konsantrasyonundan itibaren ise tüm bisfenollerin maruziyetinin fertilizasyon 
başarısını negatif yönde etkilediği tespit edilmiştir. Döllenme başarısını etkileme 
dereceleri ise sırasıyla BPA>BPZ>BADGE>BPE olarak bulunmuştur (Çizelge 
3.2).  
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0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPA, BPE, BPZ ve BADGE maruz kalan 
midyelerin larvaları kontrole göre artan konsantrasyonda D-veliger safhasına 
ulaşamamıştır. Tüm konsantrasyonlarda larvaların arrested trokofora larvasında ve 
preveliger safhasında kaldığı belirlenmiştir. Ayrıca, malformasyon olduğu tespit 
edilmiştir. Uygulanan konsantrasyonlara göre BPA, BPE, BPZ ve BADGE’de 
belirlenen anormal larva %50-%90 arasında olduğu için Woelke (1956) kriterlerine 
göre letal eşik ve letal toksik olarak bulunmuşlardır. En yüksek konsantrasyona 
göre belirlenen anormal larvaların kontrole göre % değişimine göre BPA en toksik 
bisfenol olarak bulunmuştur (Şekil 3. 10).    

 

 

 

 

 

 

 

 

3.3. Mikronükleus testinin sonuçları 

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’ye maruz kalan M. galloprovincialis türünün 
hemolenf, solungaç ve hepatopankreas dokularında oluşan mikronükleus frekansı 
tespit edilmiştir (Şekil 3.11). 

Şekil 3.10. Kimyasala bağlı bulunan % anormal larva 
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3.3.1. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin hemolenf hücreleri üzerine etkisi 

0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPA konsantrasyonlarına maruz kalan midyelerin 
hemolenf hücrelerinde oluşan mikronükleus frekansı kontrole göre artan 
konsantrasyonlara bağlı olarak artış gösterdiği tespit edilmiştir. 0,01 µg/L BPA 
konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰7 olan MN frekansı 
aynı konsantrasyon için 72. saatte ‰14 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BPA 
konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24. saatte  ‰21 olan MN frekansı 
aynı konsantrasyon için 72. saatte ‰31,2 olarak belirlenmiştir (Çizelge 3.3).  

Çizelge 3.3. Uygulanan BPA konsantrasyonlarına bağlı hemolenf hücrelerinde bulunan 

mikronükleus frekansı (*p<0,05) 

Konsantrasyonlar 

µg BPA/L 

Hemolenf hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,5±0,28 999,5±0,28 999,5±0,23 0,5±0,28 0,5±0,28 0,5±0,23 

CdCl2 998,6±0,34 997,3±0,61 991,4±0,76 1,4±0,34* 2,7±0,61* 8,6±0,76* 

0,01 993±0,81 990,25±0,62 986±0,40 7±0,81* 9,75±0,62* 14±0,40* 

0,1 987±1,08 984,75±0,85 981,3±0,62 13±1,08* 15,3±0,85* 18,75±0,62* 

1,0 982,8±0,47 999,25±0,62 977,5±0,52 17,3±0,47* 20,8±0,62* 22,5±0,52* 

100 981±0,40 976,5±0,28 972,9±0,63 19±0,40* 23,5±0,28* 27,1±0,63* 

1000 978,3±0,47 973,5±0,64 968,8±0,40 21,8±0,47* 26,5±0,64* 31,2±0,40* 

Şekil 2.3.73.11. Mikronükleus  
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0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPE konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda kontrole bağlı olarak mickronükleus frekansında artış olduğu tespit 
edilmiştir. Ayrıca, zamana bağlı olarak MN frekansının yükseldiği belirlenmiştir. 
0,01 µg/L BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰3,5 
olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰10,5 olarak bulunmuştur. 
1000 µg/L BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰12,8 
olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰26,1 olarak tespit edilmiştir 
(Çizelge 3.4). 

Çizelge 3.4. Uygulanan BPE konsantrasyonlarına bağlı hemolenf hücrelerinde bulunan 

mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

BPE’nin hemolenf hücrelerinde BPA’dan farklı olarak diğer nükleer anomalilerden 
ve genotoksik olarak kabul edilen nükleer tomurcuklanma (NUB) oluşumu gözlenmiştir 
(Şekil 3.12). Kontrol ile karşılaştırıldığında konsantrasyona ve günlere bağlı olarak NUB 
frekansında artış olduğu tespit edilmiştir.  

 

 

 

Konsantrasyonlar 

µg BPE/L 

Hemolenf hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,5±0,28 999,5±0,28 999,5±0,23 0,5±0,28 0,5±0,28 0,5±0,23 

CdCl2 998,6±0,34 997,3±0,61 991,4±0,76 1,4±0,34* 2,7±0,61* 8,6±0,76* 

0,01 993,5±0,64 988,8±0,85 985±0,66 3,5±0,5* 6,8±0,25* 10,5±0,48* 

0,1 987±1,08 983,3±0,85 980±0,25 7,8±0,62* 10±0,92* 13,8±0,82* 

1,0 984,3±0,94 981,3±0,75 977,3±0,55 9,3±0,47* 11,5±0,64* 16,1±0,95* 

100 981,3±0,47 978,8±0,85 971,8±0,71 11,8±0,25* 12,8±0,47* 21,3±0,56* 

1000 980,3±3,42 974±1,35 967,1±0,56 12,8±1,03* 15,5±0,28* 26,1±1,50* 

Şekil 3.12. Nükleer tomurcuklanma (NUB) 
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0,01 µg/L BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde 
‰3 olan NUB frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰4,5 olarak 
bulunmuştur. 1000 µg/L BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 
24.saatinde ‰9,5 olan NUB frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰6,8 
olarak tespit edilmiştir (Çizelge 3.5). 72. saatte NUB oluşumunda bir azalma 
olmasına karşılık, MN frekansında bir artış olduğu ve birbirleriyle ters bir paralellik 
gösterdikleri belirlenmiştir. Buna bağlı, olarak BPE hemolenf hücrelerinde 
gözlemlenen MN frekansı diğer bisfenoller ile karşılaştırıldığında daha az etkilemiş 
olarak görünmesine rağmen bu durumun NUB oluşumundan kaynaklı olduğu 
düşünülmektedir.  

Çizelge 3.5. Uygulanan BPE konsantrasyonlarına bağlı olarak hemolenf hücrelerinde belirlenen 

NUB frekansı  

*p<0,05 

Konsantrasyonlar µg 

BPE/L 

Hemolenf hücreleri 

Nükleer tomurcuklanma (n=10) 

24h 48h 72h 

Kontrol 0,0±0,00 0,0±0,00 0,0±0,00 

CdCl2 0,0±0,00 0,0 ±0,00 0,0±0,00 

0,01 3±0,00 4,5±0,64* 4,5±0,67* 

0,1 5,3±0,47* 6,8±0,47* 5,6±0,92* 

1,0 6,5±0,64* 7,3 ±0,85* 6,6±0,98* 

100 7±0,40* 8,5±0,5* 6,8±0,43* 

1000 9,5±2,10* 10,5±1,19* 6,8±1,22* 
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0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPZ konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda, konsantrasyonlar ve günlere bağlı olarak MN frekansının kontrole göre 
artış gösterdiği belirlenmiştir. 0,01 µg/L BPZ konsantrasyonuna maruz kalınması 
sonucunda 24.saatinde ‰4,25 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde 
‰9,17 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BPE konsantrasyonuna maruz kalınması 
sonucunda 24.saatinde ‰19,5 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde 
‰28,6 olarak tespit edilmiştir (Çizelge 3.6). 

0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BADGE konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda, konsantrasyonlar ve günlere bağlı olarak MN frekansının kontrole göre 
artış gösterdiği belirlenmiştir. 0,01 µg/L BADGE konsantrasyonuna maruz 
kalınması sonucunda 24.saatinde ‰0,25 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 
72. saatinde ‰6,17 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BADGE konsantrasyonuna 
maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰10,8 olan MN frekansı, aynı 
konsantrasyonun 72. saatinde ‰21,6 olarak tespit edilmiştir (Çizelge 3.7). 

Çizelge 3.6. Uygulanan BPZ konsantrasyonlarına bağlı olarak hemolenf hücrelerinde belirlenen 

mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

 

Konsantrasyonlar 

µg BPZ/L 

Hemolenf hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,5±0,28 999,5±0,28 999,5±0,23 0,5±0,28 0,5±0,28 0,5±0,23 

CdCl2 998,6±0,34 997,3±0,61 991,4±0,76 1,4±0,34* 2,7±0,61* 8,6±0,76* 

0,01 995,8±0,47 994±0,40 990,8±0,35 4,25±0,47* 6±0,40* 9,17±0,38* 

0,1 992±0,40 989±1,29 982,8±0,44 8±0,40* 11±1,29* 17,3±0,44* 

1,0 989,3±0,47 985,3±0,47 979,3±0,71 10,8±0,47* 14,8±0,47* 20,7±0,71* 

100 986±1,08 983,8±0,47 974,8±0,50 14±1,08* 16,3±0,47* 25,3±0,50* 

1000 980,5±0,64 978,5±0,95 971,4±0,54 19,5±0,64* 21,5±0,95* 28,6±0,54* 
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Çizelge 3.7. Uygulanan BADGE konsantrasyonlarına bağlı olarak hemolenf hücrelerinde belirlenen 

mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin 1000 µg/L konsantrasyonunda (72s) kontrolle 
karşılaştırıldığında MN frekanslarında istatiksel olarak anlamlı bir artışa neden oldukları 
tespit edilmiştir (Şekil 3.13) (p<0,05).  

 

 

 

 

 

 

 

Konsantrasyonlar 

µg BADGE/L 

Hemolenf hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,5±0,28 999,5±0,28 999,5±0,23 0,5±0,28 0,5±0,28 0,5±0,23 

CdCl2 998,6±0,34 997,3±0,61 991,4±0,76 1,4±0,34* 2,7±0,61* 8,6±0,76* 

0,01 999,8±0,25 997,25±0,47 993,8±0,36 0,25±0,25* 2,75±0,47* 6,17±0,36* 

0,1 997,5±0,28 994,5±0,64 989,6±0,70 2,5±0,28* 5,5±0,64* 10,4±0,70* 

1,0 999,5±0,64 991,25±0,47 985,3±0,33 4,5±0,64* 8,75±0,47* 14,7±0,33* 

100 992±1,08 988,5±1,04 9981,9±0,37 8±1,08* 11,5±1,04* 18,1±0,37* 

1000 989,25±0,75 983,75±1,31 978,4±0,65 10,75±0,75* 16,25±1,31* 21,6±0,65* 

Şekil 3.13. Uygulanan BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin 1000 µg/L 

konsantrasyonunda belirlenen mikronükleus frekansı 



72 
 

 
 

72s sonunda hemolenf hücrelerindeki MN frekansı sırasıyla 
BPA>BPZ>BPE>BADGE olduğu belirlenmiştir. BPA yerine üretilen analoglar 
kendi açısından karşılaştırıldığında ise BPZ hemolenfleri daha çok etkilemiştir.  

BPE’nin hemolenf üzerindeki etkilerinden biri olan NUB oluşumu göz önüne 
alındığında zamana bağlı olarak aralarındaki ilişkinin ters paralellik gösterdiği 
bulunmuştur (Şekil 3.14). İlk 24 saatte tespit edilen MN frekansı NUB’dan yüksek 
iken, 72. saatte tespit edilen MN frekansının NUB frekansından oldukça yüksek 
olduğu tespit edilmiştir. Tüm bisfenoller arasında hemolenf hücrelerini en az 
etkileyen ise BADGE olarak belirlenmiştir.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

3.3.2. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin solungaç hücreleri 
üzerindeki etkisi 

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin artan konsantrasyonlarına maruz kalan midyelerin 
solungaç hücrelerinin hemolenf hücrelerinden daha fazla etkilendiği belirlenmiştir. 
Zamana bağlı olarak değişim gözlenmiştir.  

 

Şekil 3.14. Uygulanan BPE konsantrasyonlarına ve zamana bağlı olarak 

nükleer tomurcuklanma ve mikronükleus frekansı 
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0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPA konsantrasyonlarına maruz kalan midyelerin 
solungaç hücrelerinde oluşan MN frekansı kontrole göre artan konsantrasyonlara 
bağlı olarak artmakta olduğu tespit edilmiştir. 24-48-72 saate bağlı olarak da MN 
frekansının arttığı belirlenmiştir. 0,01 µg/L BPA konsantrasyonuna maruz 
kalınması sonucunda 24.saatinde ‰8,5 olan MN frekansı, aynı konsantrasyon için 
72. saatte ‰12,8 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BPA konsantrasyonuna maruz 
kalınması sonucunda 24. saatte  ‰22 olan MN frekansı, aynı konsantrasyon için 
72. saatte ‰32 olarak belirlenmiştir (Çizelge 3.8).  

Çizelge 3.8. Uygulanan BPA konsantrasyonlarına bağlı olarak solungaç hücrelerinde belirlenen 

mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPE konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda kontrole bağlı olarak MN frekansında artış olduğu tespit edilmiştir. 
Ayrıca, zamana bağlı olarak da MN frekansının yükseldiği belirlenmiştir. 0,01 µg/L 
BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰5,5 olan MN 
frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰13,4 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L 
BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰21,8 olan MN 

Konsantrasyonlar 

µg BPA/L 

Solungaç hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,3±0,47 999±0,57 999,2±0,24 0,8±0,47 1±0,57 0,8±0,24 

CdCl2 995,5±0,26 993,3±0,36 989,1±0,40 4,5±0,26* 6,7±0,36* 10,9±0,40* 

0,01 991,5±0,64 988,5 ±0,64 987,25±0,47 8,5±0,64* 11,5±0,64* 12,8±0,47* 

0,1 987±0,40 983,5±0,28 983±0,40 13±0,40* 16,5±0,28* 17±0,40* 

1,0 981,5±0,64 980,25±0,85 980,2±0,41 18,5±0,64* 
19,75 

±0,85* 
19,8±0,41* 

100 979±0,40 977 ±0,70 973,63±0,41 21±0,40* 23±0,70* 26,37±0,41* 

1000 977,25±0,47 975,5 ±0,86 968±0,85 22,75±0,47* 24,5±0,86* 32±0,85* 



74 
 

 
 

frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰24,6 olarak tespit edilmiştir (Çizelge 
3.9).  

Çizelge 3.9. Uygulanan BPE konsantrasyonlarına bağlı olarak solungaç hücrelerinde belirlenen 

mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPZ konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda, konsantrasyonlar ve günlere bağlı olarak MN frekansının kontrole göre 
artış gösterdiği belirlenmiştir. 0,01 µg/L BPZ konsantrasyonuna maruz kalınması 
sonucunda 24.saatinde ‰5,3 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde 
‰13,1 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BPE konsantrasyonuna maruz kalınması 
sonucunda 24.saatinde ‰17,5 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde 
‰24,6 olarak tespit edilmiştir (Çizelge 3. 10). 

 

Konsantrasyonlar 

µg BPE/L 

Solungaç hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

         Kontrol 999,3±0,47 999±0,57 999,2±0,24 0,8±0,47 1±0,57 0,8±0,24 

CdCl2 995,5±0,26 993,3±0,36 989,1±0,40 4,5±0,26* 6,7±0,36* 10,9±0,40* 

0,01 994,5±0,64 990,5±,0,5 986,6±0,43 5,5±0,64* 9,5±0,5* 13,4±0,43* 

0,1 990,3±0,47 986,3±0,75 981,9±0,51 9,75±0,47* 13,8±0,75* 18,1±0,51* 

1,0 985,8±0,47 984,8±0,47 980,3±0,35 14,3±0,47* 15,3±0,47* 19,8±0,35* 

100 982,5±0,5 979,8±1,10 977,1±0,29 17,5±0,5* 20,3±1,10* 22,9±0,29* 

1000 978,3±0,75 977±0,91 975,4±1,35 21,8±0,75* 23±0,91* 24,6±1,35* 
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 Çizelge 3.10. Uygulanan BPZ konsantrasyonlarına bağlı olarak solungaç hücrelerinde belirlenen 

mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BADGE konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda, konsantrasyonlar ve günlere bağlı olarak MN frekansının kontrole göre 
artış gösterdiği belirlenmiştir. 0,01 µg/L BADGE konsantrasyonuna maruz 
kalınması sonucunda 24.saatinde ‰1 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. 
saatinde ‰6,3 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BADGE konsantrasyonuna maruz 
kalınması sonucunda 24.saatinde ‰12,5 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 
72. saatinde ‰26,5 olarak tespit  edilmiştir (Çizelge 3.11). 

 

Konsantrasyonlar 

µg BPZ/L 

Solungaç hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,3±0,47 999±0,57 999,2±0,24 0,8±0,47 1±0,57 0,8±0,24 

CdCl2 995,5±0,26 993,3±0,36 989,1±0,40 4,5±0,26* 6,7±0,36* 10,9±0,40* 

0,01 994,8±0,62 991,8 ±0,25 986,9±0,58 5,3±0,62* 8,3±0,25* 13,1±0,58* 

0,1 991,3±0,47 988 ±0,70 984,6±0,28 8,8±0,47* 12 ±0,70* 15,4±0,28* 

1,0 989±0,70 986 ±0,40 982,7±0,28 11±0,70* 14 ±0,40* 17,3±0,28* 

100 986,3±0,62 983,3 ±0,47 980,3±0,33 13,8±0,62* 16,8±0,47* 19,7±0,33* 

1000 982,5±0,64 981,9 ±0,40 975,4±0,55 17,5±0,64* 19±0,40* 24,6±0,55* 
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Çizelge 3.11. Uygulanan BADGE konsantrasyonlarına bağlı olarak solungaç hücrelerinde 

belirlenen mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin 1000 µg/L konsantrasyonunda (72s) kontrol 
ile karşılaştırıldığında MN frekanslarında istatiksel olarak anlamlı bir artışa neden 
oldukları tespit edilmiştir (Şekil 3.15).  Solungaç hücrelerini etkileme açısından 
sırasıyla BPA>BADGE>BPE=BPZ şeklinde olduğu tespit edilmiştir. Hemolenf 
hücrelerindeki gibi solungaç hücreleri açısından da BPA en sitotoksik etkiyi 
göstermesine karşılık analoglar kendi aralarında karşılaştırıldığında BADGE’nin 
daha etkili olduğu, buna karşılık BPE ve BPZ’nin aynı derecede etkiye sahip 
oldukları belirlenmiştir.  

 

 

 

 

 

 

Konsantrasyonlar 

µg BADGE/L 

Solungaç hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,3±0,47 999±0,57 999,2±0,24 0,8±0,47 1±0,57 0,8±0,24 

CdCl2 995,5±0,26 993,3±0,36 989,1±0,40 4,5±0,26* 6,7±0,36* 10,9±0,40* 

0,01 999±0,40 996,8 ±0,75 993,7±0,49 1±0,40* 3,25±0,75* 6,3±0,49* 

0,1 997,7±0,47 990±1,41 985,4±0,98 2,3±0,47* 10 ±1,41* 14,63±0,98* 

1,0 994,25±0,85 986,5±0,95 982±0,53 5,75±0,85* 13,5 ±0,95* 18±0,53* 

100 990,7±0,25 982,3 ±0,47 976,5±0,61 9,3±0,25* 17,75±0,47* 23,5±0,61* 

1000 987,5±0,64 980,5 ±0,28 973,5±0,80 12,5±0,64* 19,5±0,28* 26,5±0,80* 

Şekil 3.15. Uygulanan BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin 1000 µg/L 

konsantrasyonunda belirlenen mikronükleus frekansı 
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3.3.3. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin hepatopankreas hücreleri 
üzerine etkileri  

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin artan konsantrasyonlarına maruz kalan midyelerin 
hepatopankreas hücreleri üzerinde etkili oldukları ve zamana bağlı olarak MN frekansında 
değişim olduğu gözlenmiştir. 0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPA konsantrasyonlarına 
maruz kalan midyelerin hepatopankreas hücrelerinde oluşan MN frekansının 
kontrole göre artan konsantrasyonlara bağlı olarak artmakta olduğu tespit 
edilmiştir. 0,01 µg/L BPA konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 
24.saatinde ‰6,5 olan MN frekansı, aynı konsantrasyon için 72. saatte ‰12,8 
olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BPA konsantrasyonuna maruz kalınması 
sonucunda 24. saatte  ‰19,8 olan MN frekansı, aynı konsantrasyon için 72. saatte 
‰27,7 olarak belirlenmiştir (Çizelge 3. 12).  

Çizelge 3.12. Uygulanan BPA konsantrasyonlarına bağlı olarak hepatopankreas  hücrelerinde 

belirlenen mikronükleus frekansı 

 

Konsantrasyonlar 

µg BPA/L 

Hepatopankreas hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,8±0,25 999,8±0,25 999,5±0,23 0,3±0,25 0,3±0,25 0,5±0,23 

CdCl2 998,6±0,34 997,3±0,61 991,4±0,76 1,4±0,34* 2,7±0,61* 8,6±0,76* 

0,01 993,5±0,64 990,25±0,47 987,25±0,47 6,5±0,64* 9,75±0,47* 12,8±0,47* 

0,1 989,5±0,64 986,5±0,64 984±0,40 10,5±0,64* 13,5±0,64* 16±0,40* 

1,0 985,5±0,64 983,25±0,47 980,5±0,40 14,5±0,64* 16,75±0,47* 19,5±0,40* 

100 982,75±0,47 981±0,40 978±0,53 17,25±0,47* 19±0,40* 22±0,53* 

1000 980,25±0,25 977,25±0,47 972,3±0,67 19,8±0,25* 22,75±0,47* 27,7±0,67* 
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0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPE konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda kontrole bağlı olarak MN frekansında artış olduğu tespit edilmiştir. 
Ayrıca, zamana bağlı olarak da MN frekansının yükseldiği belirlenmiştir. 0,01 µg/L 
BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰3,8 olan MN 
frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰9 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L 
BPE konsantrasyonuna maruz kalınması sonucunda 24.saatinde ‰13,3 olan MN 
frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde ‰21 olarak tespit edilmiştir (Çizelge 
3. 13).  

Çizelge 3.13. Uygulanan BPE konsantrasyonlarına bağlı olarak hepatopankreas  hücrelerinde 

belirlenen mikronükleus frekansı 

Konsantrasyonlar 

µg BPE/L 

Hepatopankreas hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,8±0,25 999,8±0,25 999,8±0,25 999,5±0,23 0,3±0,25 0,3±0,25 

CdCl2 995,5±0,26 993,3±0,36 989,1±0,40 4,5±0,26* 6,7±0,36* 8,3±0,59* 

0,01 996,3±0,25 994,5±0,28 991±0,44 3,8±0,25* 5,5±0,28* 9±0,44* 

0,1 994±0,40 991,5±0,64 986,5±0,28 6±0,40* 8,5±0,64* 13,5±0,28* 

1,0 992,3±0,25 987,5±0,64 984,9±0,25 7,8±0,25* 12,5±0,64* 15,1±0,25* 

100 989,5±0,86 985,8±0,47 982,4±0,41 10,5±0,86* 14,3±0,47* 17,6±0,41* 

1000 986,8±0,47 983,3±0,47 979±0,33 13,3±0,47* 16,8±0,47* 21±0,33* 

*p<0,05 
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0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BPZ konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda, konsantrasyonlar ve günlere bağlı olarak MN frekansının kontrole göre 
artış gösterdiği belirlenmiştir. 0,01 µg/L BPZ konsantrasyonuna maruz kalınması 
sonucunda 24.saatinde ‰5 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde 
‰8,17 olarak bulunmuştur. 1000 µg/L BPE konsantrasyonuna maruz kalınması 
sonucunda 24.saatinde ‰15,8 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 72. saatinde 
‰22,1 olarak tespit edilmiştir (Çizelge 3. 14). 

Çizelge 3.14. Uygulanan BPZ konsantrasyonlarına bağlı olarak hepatopankreas  hücrelerinde 

belirlenen mikronükleus frekansı 

 

0,01-0,1-1-100-1000 µg/L BADGE konsantrasyonlarına maruz kalınması 
sonucunda, konsantrasyonlar ve günlere bağlı olarak MN frekansının kontrole göre 
artış gösterdiği belirlenmiştir. 1000 µg/L BADGE konsantrasyonuna maruz 
kalınması sonucunda 24.saatinde ‰15,5 olan MN frekansı, aynı konsantrasyonun 
72. saatinde ‰23,4 olarak tespit  edilmiştir (Çizelge 3.15). 

Konsantrasyonlar 

µg BPZ/L 

Hepatopankreas hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,8±0,25 999,8±0,25 999,8±0,25 999,5±0,23 0,3±0,25 0,3±0,25 

CdCl2 998,6±0,34 997,3±0,61 991,4±0,76 1,4±0,34* 2,7±0,61* 8,6±0,76* 

0,01 995±0,91 993,8±0,62 991,8±0,48 5±0,91* 6,3±0,62* 8,17±0,48* 

0,1 993±0,70 991±0,40 987,9±0,43 7±0,70* 9±0,40* 12,1±0,43* 

1,0 988,5±0,64 986,5±0,64 984,4±0,31 11,5±0,64* 13,5±0,64* 15,6±0,31* 

100 986,5±1,04 983,3±0,47 981±0,32 13,5±1,04* 16,8±0,47* 19±0,32* 

1000 984,3±0,25 980,5±0,28 977,9±0,47 15,8±0,25* 19,5±0,28* 22,1±0,47* 
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Çizelge 3.15. Uygulanan BADGE konsantrasyonlarına bağlı olarak hepatopankreas  hücrelerinde 

belirlenen mikronükleus frekansı 

*p<0,05 

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin 1000 µg/L konsantrasyonunda (72s) kontrol 
ile karşılaştırıldığında MN frekanslarında istatiksel olarak anlamlı bir artışa neden 
oldukları tespit edilmiştir (Şekil 3.16). Hepatopankreas hücrelerini etkileme 
açısından sırasıyla BPA>BADGE>BPZ>BPE şeklinde olduğu tespit edilmiştir. 
Hemolenf ve solungaç hücrelerindeki gibi hepatopankreas hücreleri açısından da 
BPA en sitotoksik etkiyi göstermesine karşılık analoglar kendi aralarında 
karşılaştırıldığında BADGE’nin, BPE ve BPZ’den daha fazla etkili olduğu 
bulunmuştur.   

 

 

 

 

 

 

Konsantrasyonlar 

µg BADGE/L 

Hepatopankreas hücreleri 

N (n=10) MN (n=10) 

24h 48h 72h 24h 48h 72h 

Kontrol 999,8±0,25 999,8±0,25 999,5±0,23 0,3±0,25 0,3±0,25 0,5±0,23 

CdCl2 998,6±0,34 997,3±0,61 991,4±0,76 1,4±0,34* 2,7±0,61* 8,6±0,76* 

0,01 997,5±0,28 993,75±0,62 991,75±0,39 2,5±0,28* 6,25±0,62* 8,3±0,39* 

0,1 995,3±0,47 991,75±0,47 987,75±0,52 4,75±0,47* 8,25±0,47* 12,25±0,52* 

1,0 992±0,40 988,25±0,85 983,3±0,47 8±0,40* 11,75±0,85* 16,17±0,47* 

100 988,5±0,64 982,25±0,85 980,1±0,23 11,5±0,64* 14,75±0,85* 19,9±0,23* 

1000 984,8±0,47 982±0,40 976,6±0,56 15,25±0,47* 18±0,40* 23,4±0,56* 

Şekil 3.16. Uygulanan BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin 1000 µg/L 

konsantrasyonunda hepatopankreas dokusunda belirlenen mikronükleus frekansı  
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Genel olarak bisfenollerin midyelerde 72 saatlik maruziyet sonucunda 
hemolenf, solungaç, hepatopankreas hücrelerinde MN oluşumuna neden olduğu 
tespit edilmiştir. BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin MN oluşumu arasında farklılıklar 
belirlenmiştir. BPA’nın tüm örnekleme dokularında (hemolenf, solungaç, 
hepatopankreas) en yüksek MN frekansına neden olan bileşik olduğu saptanmıştır. 
En yüksek konsantrasyon (1000 µg/L) BPA’ya maruz kalınması sonucunda, en 
yüksek MN frekansı (72s) solungaç (‰ 32) hücrelerinde saptanmıştır. Bunu 
sırasıyla hemolenf (‰ 31,2) ve hepatopankreas (‰ 27,7) hücreleri takip etmektedir.  
BPE, BPZ ve BADGE’nin MN oluşumunda etkili olduğu bulunmasına karşılık 
örnekleme dokularında tespit edilen MN frekanslarında farklılıklar olduğu 
belirlenmiştir. En yüksek konsantrasyon (1000 µg/L) BPE’ye maruz kalınması 
sonucunda, en yüksek MN frekansı (72s) hemolenf hücrelerinde (‰ 26,1) 
bulunmuştur. Daha sonra sırasıyla solungaç (‰ 24,6) ve hepatopankreas hücreleri 
(‰ 21) gelmektedir. BPZ’de ise en yüksek MN frekansı (72s) hemolenf (‰ 
28,6)>Solungaç (‰ 24,6)> hepatopankreas (‰ 22,1) hücrelerinde saptanmıştır. 
BADGE açısından bakıldığında ise en yüksek MN frekansı (72) solungaç 
hücrelerinde (‰ 26,5) tespit edilmiştir. Daha sonra hepatopankreas (‰ 23,4) ve 
hemolenf (‰ 21,6) hücreleri gelmektedir.  

Çalışmamızda BPA ve BADGE’nin solungaç hücrelerinde benzer sitotoksik 
etki gösterdikleri, BPE ve BPZ’nin ise hemolenf hücreleri üzerinde sitotoksik 
etkiye neden oldukları tespit edilmiştir. Bununla beraber, BPA, BPE, BPZ ve 
BADGE’nin M, galloprovincialis türünde genotoksik bir etkiye neden oldukları, 
tüm hücrelerde sitotoksisiteye yol açtıkları saptanmıştır.  

3.4. Apoptoz ve Histopatoloji sonuçları  

3.4.1.  Histopatoloji bulguları 

Hepatopankreas ve solungaç dokularının artan BPA, BPE, BPZ ve BADGE 
konsantrasyonlarına maruz kalınması sonucunda histolojik değişimleri 
değerlendirilmiştir (Şekil 3.17-Şekil 3.18).   

Hepatopankreas: 

Kontrol grubu hepatopankreas histolojik kesitleri genel histolojik 
parametreler açısından değerlendirilmiştir. Buna göre, digestif tübül epitel 
hücrelerinde intrasitoplazmik vakuoller gözlenmektedir. Digestif tübül epiteli 
bütünlüğünü korumuştur, tübül epitel hücrelerinde hücresel kayıp gözlenmemiştir. 
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Digestif tübül epiteli normal kalınlıkta izlenmiştir. İntersititial dokuda hemolitik 
infiltrasyon gözlenmemiştir. 

BPA grubu kontrol grubu ile karşılaştırıldığında digestif tübül epitel 
hücrelerinde artmış intrasitoplazmik vakuoller ve buna bağlı olarak bazı tübül epitel 
hücrelerinde dejenerasyon ve hücresel kayıplar izlenmektedir. Bu dejenerasyon ve 
vakuolleşme düşük konsantrasyonda BPA uygulanmasında hafif seyrederken, artan 
BPA konsantrasyonuyla birlikte ağırlaşmaktadır. Özellikle yüksek 
konsantrasyonda BPA uygulanan gruplarda bazı digestif tübüllerde tübül epiteli 
bütünlüğünü kaybetmiş ve yer yer epitelde incelmeler gözlenmiştir. Ayrıca, kontrol 
grubundan farklı olarak intersititial dokuda konsantrasyona bağlı artış gösteren 
hemolitik infiltrasyon görülmektedir. 

BPE grubu, kontrol ile karşılaştırıldığında konsantrasyon artışına bağlı olarak 
histolojik değişikliklerde de artış gözlenmiştir. Burada gözlemlenen dejenerasyon 
farklılıkları da BPA grubunda olduğu gibi konsantrasyona bağlı olarak artmaktadır.  
Digestif tübül epitel hücrelerinde dejenerasyon ve hücresel kayıplar izlenmektedir. 
Hemen hemen tüm digestif tübüllerin epiteli bütünlüğünü kaybetmiş, epitelde 
incelmeler ve hatta çoğu tübülde tamamen epitel kayıpları gözlenmiştir. Ayrıca, 
kontrol grubuyla karşılaştırıldığında intersititial dokuda daha yaygın hemolitik 
infiltrasyon görülmektedir. 

BPZ grubu kontrol grubuyla karşılaştırıldığında histolojik değişiklikler daha 
fazla olmasına rağmen, diğer gruplarla karşılaştırıldığında digestif tübül epitelinde 
gözlemlenen dejenerasyon ve vakuolleşmede bir farklılık gözlemlenmemektedir. 
Diğer gruplarda olduğu gibi artan BPZ konsantrasyonu ile digestif tübül 
epitelindeki dejenerasyon, hücresel kayıplar ve vakuolleşme artmaktadır. 

BADGE grubu kontrol grubu ile kıyaslandığında artan BADGE 
konsantrasyonuyla birlikte yoğunlaşan digestif epitel ve interstisyal doku 
değişiklikleri gözlemlenmektedir. Diğer gruplar ile kıyaslandığında artan BADGE 
konsantrasyonunda değişiklikler artan BPA ile oluşan değişikliklere daha yakın 
gözlemlenmiştir. 
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Solungaç: 

Şekil 3.17. Hepatopankreas Hematoksilen-Eozin boyama. A: Kontrol grubu; B1: BPA. 0,01µg/L uygulaması; 

B2: BPA 0,1 µg/L uygulaması; B3: BPA 1 µg/L uygulaması; B4: BPA 100 µg/L uygulaması; B5: BPA 1000 

µg/L uygulaması; C1: BPE 0,01 µg/L uygulaması; C2: BPE 0,1 µg/L uygulaması; C3: BPE 1 µg/L uygulaması; 

C4: BPE 100 µg/L uygulaması; C5: BPE 1000 µg/L uygulaması; D1: BPZ  0,01 µg/L uygulaması; D2: BPZ 0,1 

µg/L uygulaması; D3: BPZ 1 µg/L uygulaması; D4: BPZ 100 µg/L uygulaması; D5: BPZ 1000 µg/L uygulaması; 

E1: BADGE 0,01 µg/L uygulaması; E2: BADGE 0,1 µg/L uygulaması; E3: BADGE 1 µg/L uygulaması; E4: 

BADGE 100 µg/L uygulaması; E5: BADGE 1000 µg/L uygulaması. Hematoksilen- Eosin boyama. x40 

Büyütme 
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Kontrol grubu solungaç histolojik kesitleri genel histolojik parametreler 
açısından değerlendirilmiştir. Solungaç filamentleri doku bütünlüğünü genel olarak 
korumuştur. Frontal, abfrontal ve lateral solungaç filamenti bölgeleri normal 
histolojik görünümde izlenmiştir. Bununla birlikte, bazı solungaç filamentlerinde 
minimal düzeyde olmak üzere frontal ve abfrontal silyalarda silyar kayıp ve 
füzyonu gibi histolojik değişikliklere rastlanmıştır. Lateral silyalar normal 
görünümde değerlendirilmiştir. Bazı solungaç epitel hücrelerinde vakuolizasyonlar 
gözlenmiştir. Ayrıca, solungaç filamentleri damar lümenlerinde minimal düzeyde 
şişme görülmüştür. Buna rağmen, solungaç lümeni bazal laminası normal 
görünümde izlenmiştir. 

BPA grubu solungaç histolojik kesitleri kontrol grubu ile karşılaştırıldığında 
solungaç filamenti frontal, lateral ve abfrontal bölgelerinde mevcut silyalarda 
kırılma ve füzyon, silyar erezyon; frontal, lateral ve abfrontal solungaç filamenti 
epitel hücrelerinde artan BPA konsantrasyonuyla orantılı olarak dejenerasyon ve 
hücre kayıpları izlenmiştir. Ek olarak, solungaç filamenti damar lümeninde lateral 
bölgede genişleme görülürken, abfrontal ve frontal bölgelerde daralma izlenmiştir. 
Ayrıca, abfrontal ve frontal bölge lümenini çevreleyen bazal laminada kalınlaşma 
görülürken, lateral bölge bazal laminası normal görünümde değerlendirilmiştir. 

BPE  grubu, kontrol ile karşılaştırıldığında konsantrasyon artışına bağlı 
olarak histolojik değişikliklerde de artış gözlenmiştir. Buna göre, solungaç 
filamentinin tüm bölgelerinde silyar erezyon izlenmiştir. Tüm solungaç filamenti 
bölgeleri epitel hücrelerinde dejenerasyonlar gözlenmiştir. Ayrıca, abfrontal ve 
frontal bölge damar lümeninde maksimal daralma ve bazal lamina kalınlaşması 
izlenmiştir. Lateral bölge damar lümeninde genişleme görülmüştür.  

BPZ grubu, kontrol ve diğer gruplar ile karşılaştırıldığında histolojik 
değişikliklerin bu grupta da konsantrasyon artışına bağlı olarak arttığı 
gözlemlenmektedir. BPA ve BPE gruplarına benzer şekilde solungaç 
filamentlerinin doku bütünlüğü bozulmuştur. Bununla birlikte, lateral, frontal ve 
abfrontal silyalarda, silyar kayıp ve füzyon gibi histolojik değişikliklere 
rastlanmıştır.  

BADGE grubu artan konsantrasyonlara bağlı olarak BPA grubu ile 
karşılaştırıldığında solungaç lümeni bazal laminasında hafif düzeyde 
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kalınlaşmagörülmüştür. Diğer histolojik değişiklikler BPA grubu ile benzerlik 
göstermektedir. 

Şekil 3.18. Solungaç Hematoksilen-Eozin boyama. A: Kontrol grubu; B1: BPA. 0,01µg/L uygulaması; B2: BPA 

0,1 µg/L uygulaması; B3: BPA 1 µg/L uygulaması; B4: BPA 100 µg/L uygulaması; B5: BPA 1000 µg/L 

uygulaması; C1: BPE 0,01 µg/L uygulaması; C2: BPE 0,1 µg/L uygulaması; C3: BPE 1 µg/L uygulaması; C4: BPE 

100 µg/L uygulaması; C5: BPE 1000 µg/L uygulaması; D1: BPZ  0,01 µg/L uygulaması; D2: BPZ 0,1 µg/L 

uygulaması; D3: BPZ 1 µg/L uygulaması; D4: BPZ 100 µg/L uygulaması; D5: BPZ 1000 µg/L uygulaması; E1: 

BADGE 0,01 µg/L uygulaması; E2: BADGE 0,1 µg/L uygulaması; E3: BADGE 1 µg/L uygulaması; E4: BADGE 

100 µg/L uygulaması; E5: BADGE 1000 µg/L uygulaması. Hematoksilen- Eosin boyama. x40 Büyütme 
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3.4.2. Apoptoz bulguları 

Histolojik değerlendirmelerden sonra BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin artan 
konsantrasyonlarına maruz kalan hepatopankreas ve solungaç dokularında 
apoptotik hücre oluşumu açısından TUNEL immunohistakimyası açısından 
değerlendirilmiştir (Şekil 3.19-Şekil 3.20).  

Hepatopankreas: 

Kontrol grubu hepatopankreas histoloji kesitleri TUNEL 
immunohistakimyası açısından değerlendirilmiştir. Hepatopankreatik tübülleri 
döşeyen birçok epitel hücresinde düşük düzeyde apoptotik hücreler izlenmiştir.  

BPA grubu histolojik kesitleri kontrol grubu ile karşılaştırıldığında artan 
konsantrasyonlara bağlı olarak hepatopankreatik tübülleri döşeyen birçok epitel 
hücresinde apoptotik hücreler izlenmiştir. Bununla birlikte, digestif tübül 
epitellerinde dejenerasyon ve vakuolleşmenin konsantrasyona bağlı olarak 
artmasından dolayı apoptotik hücrelerin gözlemlenmesi azalmaktadır.  

BPE grubu histolojik kesitleri kontrol grubu ile karşılaştırıldığında artan 
konsantrasyonlara bağlı olarak BPA ile benzer sonuçlar gözlemlenmektedir. 
Digestif tübül epitellerinde dejenerasyonun yüksek olmasının sonucunda apoptotik 
hücrelerin oluşumu azalmakla beraber, hepatopankreatik tübülleri döşeyen epitel 
hücrelerinde apoptotik hücreler izlenmiştir. Apoptotik hücrelerin, artan BPE 
konsantrasyonlarına bağlı olarak bu bölgelerde artış gösterdiği belirlenmiştir.  

BPZ grubu, kontrol grubu ve diğer analoglar ile kıyaslandığında histolojik 
kesitlerinde gözlemlenen apoptotik hücrelerin izlenmesi benzerdir. BPZ 
konsantrasyonlarına bağlı olarak gözlemlenen apoptotik hücrelerin oluşumunun 
daha az olduğu tespit edilmiştir. Bunun nedenin ise BPZ’nin histolojik kesitlerinde 
digestif tübül epitellerinde gözlemlenen yüksek dejenerasyon ve vakuolleşmeden 
kaynaklı olabileceği düşünülmektedir.  

BADGE grubu, kontrol grubu ve diğer bisfenollerle karşılaştırıldığında 
histolojik kesitlerinde gözlemlenen apoptotik hücrelerin izlenmesi benzerdir. 
Özellikle hepatopankreatik tübülleri döşeyen epitel hücrelerinde izlenen apoptotik 
hücrelerin BPA ile benzer düzeyde olduğu tespit edilmiştir. Dejenerasyon ve 
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vakuolleşmenin bu grup içinde apoptotik hücrelerin izlenmesini olumsuz yönde 
etkilediği belirlenmiştir.  

Şekil 3.19. Hepatopankreas TUNEL. A: Kontrol grubu; B1: BPA. 0,01µg/L uygulaması; B2: BPA 0,1 µg/L 

uygulaması; B3: BPA 1 µg/L uygulaması; B4: BPA 100 µg/L uygulaması; B5: BPA 1000 µg/L uygulaması; 

C1: BPE 0,01 µg/L uygulaması; C2: BPE 0,1 µg/L uygulaması; C3: BPE 1 µg/L uygulaması; C4: BPE 100 µg/L 

uygulaması; C5: BPE 1000 µg/L uygulaması; D1: BPZ  0,01 µg/L uygulaması; D2: BPZ 0,1 µg/L uygulaması; 

D3: BPZ 1 µg/L uygulaması; D4: BPZ 100 µg/L uygulaması; D5: BPZ 1000 µg/L uygulaması; E1: BADGE 

0,01 µg/L uygulaması; E2: BADGE 0,1 µg/L uygulaması; E3: BADGE 1 µg/L uygulaması; E4: BADGE 100 

µg/L uygulaması; E5: BADGE 1000 µg/L uygulaması. TUNEL boyama. x40 Büyütme 
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Solungaç:  

Kontrol grubu solungaç histolojik kesitleri TUNEL immunohistokimyası 
açısından değerlendirilmiştir. Bu değerlendirmeye göre az sayıda solungaç epitel 
hücresinde ekspresyon izlenmiştir.  

BPA grubu histolojik kesitleri kontrol grubu ile karşılaştırıldığında oldukça 
fazla sayıda solungaç epitel hücresinde apoptotik hücre gözlenmiştir. 
Konsantrasyon artışına bağlı olarak apoptotik hücre sayısında yüksek düzeyde artış 
gösterdiği tespit edilmesine karşılık, hücre kayıplarının olmasından ve 
dejenerasyondan etkilendiği bunun da apoptotik hücrelerin oluşumunu etkilediği 
belirlenmiştir.  

BPE grubu histolojik kesitleri kontrol grubu ile karşılaştırıldığında solungaç 
epitel hücrelerinde apoptotik hücre gözlenmiştir. BPE’nin düşük 
konsantrasyonlarında kontrole yakın ekspresyon görülmesine karşılık, yüksek 
konsantrasyonlarda apoptotik hücrelerde artış olduğu tespit edilmiştir. Ancak, 
filamentlerdeki dejenerasyondan kaynaklı apoptotik hücrelerin gözlemlenmesini 
etkilediği belirlenmiştir.  

BPZ grubu histolojik kesitleri kontrol grubu ile karşılaştırıldığında solungaç 
epitel hücrelerinde apoptotik hücre gözlenmiştir. Artan konsantrasyonlara bağlı 
olarak apoptotik hücre oluşumunda artmakla beraber, kayıp ve füzyondan 
etkilendiği belirlenmiştir.  

BADGE grubu histolojik kesitleri kontrol grubu ile solungaç epitel 
hücrelerinde apoptotik hücre gözlenmiştir. Artan konsantrasyonlara bağlı olarak 
apoptotik hücrelerde artış gözlemlenmiştir ve BPA ile benzer bir etkinin olduğu 
tespit edilmiştir.  
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Şekil 3.20. Solunagç TUNEL. A: Kontrol grubu; B1: BPA. 0,01µg/L uygulaması; B2: BPA 0,1 µg/L uygulaması; 

B3: BPA 1 µg/L uygulaması; B4: BPA 100 µg/L uygulaması; B5: BPA 1000 µg/L uygulaması; C1: BPE 0,01 µg/L 

uygulaması; C2: BPE 0,1 µg/L uygulaması; C3: BPE 1 µg/L uygulaması; C4: BPE 100 µg/L uygulaması; C5: BPE 

1000 µg/L uygulaması; D1: BPZ  0,01 µg/L uygulaması; D2: BPZ 0,1 µg/L uygulaması; D3: BPZ 1 µg/L 

uygulaması; D4: BPZ 100 µg/L uygulaması; D5: BPZ 1000 µg/L uygulaması; E1: BADGE 0,01 µg/L uygulaması; 

E2: BADGE 0,1 µg/L uygulaması; E3: BADGE 1 µg/L uygulaması; E4: BADGE 100 µg/L uygulaması; E5: 

BADGE 1000 µg/L uygulaması. TUNEL boyama. x40 Büyütme 
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4. TARTIŞMA VE SONUÇ  

Çalışmamızda BPA ve yerine üretilen analoglardan olan BPE, BPZ ve 
BADGE’nin biyoindikatör (biyobelirteç tür) Mytilus galloprovincialis üzerindeki 
etkileri incelenerek ekotoksikolojik profilleri ortaya çıkarılmıştır.  

Yeni üretilen kimyasalların/kirleticilerin etkilerini belirlemek amacıyla ve 
aynı zamanda bölgesel izleme çalışmalarında biyoindikatör tür M. galloprovincialis 
model organizma olarak yaygın bir şekilde kullanılmaktadır. Yapılan çok sayıdaki 
çalışma göstermektedir ki bu model organizma farklı seviyelerdeki etkilerin 
belirlenmesine olanak sağlamaktadır. Sahip olduğu karakteristik özellikler ve 
biyolojisinin iyi bilinmesinden dolayı farklı testlerin uygulanması kolaylaşmaktadır 
ve kimyasalların etkilerinin belirlenmesinde iyi bir araçtırlar. Midyeler ile yapılan 
çalışmaların odak noktasında biyobirikim potansiyelleri göz önüne alınmakla 
beraber açık dolaşım sistemine sahip olmaları hemolenfin (hemositlerin) tüm vücut 
içerisinde dolaşarak solungaç ve hepatopankreasın sürekli olarak etkilenmesine 
neden olmaktadır. Bu yüzden, yapılan çalışmalarda hedef organ olarak solungaç, 
hemolenf ve hepatopankreas dokuları tercih edilmektedir. Bununla beraber, 
kimyasalların fizyolojik etkilerinin ortaya çıkarılmasına da olanak 
sağlamaktadırlar.  

Çalışmamızda BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin M. galloprovincialis 
türündeki akut toksisite sonuçlarına göre belirlediğimiz LC50 değerlerine göre BPA 
(2,085 mg/L) için düşük konsantrasyonlarda bile popülasyon üzerinde oldukça 
etkili olduğu belirlenmiştir. Analoglar için belirlenen değerlere göre (BPE LC50: 
5,391; BPZ LC50: 11,246 mg/L; BADGE LC50: 15,40 mg/L) sucul ekosistemdeki 
popülasyonların etkilenmesi için yüksek miktarlarda girişin olmasının gerektiği 
belirlenmiştir. Bu da BPA’nın çok düşük konsantrasyonlarda bile etkili 
olabileceğini gösteren çalışmaları doğrular nitelik taşımaktadır. Çalışmamız BPE, 
BPZ ve BADGE için midye akut toksisite için hesaplanan LC50 değerleri ilk olmak 
özelliğine sahiptir. BPA’nın farklı sucul türlerle gerçekleştirilen akut toksisite 
çalışmalarına bakıldığında, çalışmamızdaki türün içerisinde olduğu Mollusca 
filumundaki farklı canlılarla gerçekleştirildiği görülmüştür. BPA’nın Heleobia 
australis türü için bulunan LC50 değeri 11,50 mg/L (Naveira et al., 2021) tatlı su 
salyongozu Marisa cornuarietis türü için ise bulunan değer 2,24 mg/L olduğu 
bildirilmiştir (Mihaich et al., 2009). Omurgasız tür Artemia sinica ile yapılan 
çalışmada BPA için bulunan EC50 değeri 50,40 mg/L’dir (Shaukat et al., 2014). 
Daphnia magna immobolizasyon (hareketsizlik) kriteri ile yapılan çalışmada BPA 
için EC50 değeri 10,00 mg/L iken BPE için bulunan EC50 değeri ise 18,00 mg/L 
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olarak rapor edilmiştir (Chen et al., 2001). Her tür için spesifik olarak bulunan LC50 

ve EC50 değerlerine göre subletal etkinin belirlenmesinde uygulanacak 
konsantrasyonlar için fikir oluşturmaktadır. Türler açısından spesifik olmakla 
beraber, aynı türün yetişkin ve larvalarında belirlenen LC50/EC50 değerleri de 
birbirinden farklı olabilmektedir. Tato et al., (2018) yaptıkları çalışmada BPA, 
nonilfenol ve triklozan’a maruz bıraktıkları M. galloprovincialis larvalarında BPA 
için bulunan EC50 değeri 2085 µg/L olduğunu rapor etmişlerdir. BPA açısından 
bakıldığında çalışmamızda yetişkinlerde uygulanarak belirlenen LC50 değeri (2,085 
mg/L) ile larvalar için belirlenen EC50 değeri farklıdır ve larvaların yetişkinlerine 
kıyasla daha hassas olduklarının bir göstergesidir.  

Çalışmamızda akut toksisite testine yanıt vermeyen ve yaşamaya devam eden 
midyelerde herhangi bir fizyolojik değişimin olup olmadığını ortaya çıkarmak 
amaçlanmıştır. Bu yüzden, 96s sonunda yaşayan midyelerin maruz kalma süresi 14 
güne çıkarılmıştır. Denemenin sonunda fizyolojik parametreler olan büyüme 
indeksi ve gonadosomatik indeksi hesaplamalarına göre BPA, BPE, BPZ ve 
BADGE’nin fizyolojik etkilere neden olduğu tespit edilmiştir. Bisfenollerin kendi 
aralarındaki %CI üzerindeki etki dereceleri sırasıyla BPA=BADGE>BPE>BPZ 
olduğu belirlenmiştir (Şekil 3.1, Şekil 3.2, Şekil 3.3, Şekil 3.4). Her bir kimyasal 
grubunun kontrol ile kıyaslandığında konsantrasyon artışına paralel olarak %CI 
değerini düşürdüğü belirlenmiştir. Gonadosamatik indeks üzerinde de BPA, BPE, 
BPZ ve BADGE’nin benzer bir etkiye neden olduğu ve konsantrasyon arttıkça 
%GSI değerinin düştüğü tespit edilmiştir (Şekil 3.5, Şekil 3.6, Şekil 3.7, Şekil 3.8). 
%CI ve %GSI genel olarak kıyı izleme çalışmalarında kirlenmiş bölgedeki durumu 
belirlemek için kullanılmaktadırlar. Yapılan çalışmalar sonucunda genel olarak 
%CI değerinin ağır metaller ile ters orantılı, organik bileşiklerle doğru orantılı 
olduğu rapor edilmiştir (Andral et al., 2004). Kirlenmiş bölgeden ve midye 
yetiştiricilik alanlarından toplanan canlılar ile yapılan çalışmada her iki bölge için 
hesaplanan %CI değerlerinin yüksek olduğu ve kirlenmiş bölgedeki ağır metallerin 
pozitif yönde etkiye neden oldukları bildirilmiştir (Andral et al., 2004)  Bir başka 
çalışmada ise karbamazepin maruziyetinin M. galloprovincialis türünde %CI ve 
%GSI’nin düşmesine neden olduğu rapor edilmiştir (Oliveira et al., 2017). 
Çalışmamızdaki BPA, BPE, BPZ ve BADGE maruziyetlerinin sonucunda M. 
galloprovincialis türünde %CI ve %GSI’nin düşmesine neden olduğu 
belirlenmiştir. M. galloprovincialis türünün kimyasalların fizyolojik etkilerin 
belirlenmesi (büyüme ve gonadosomatik indeks) için iyi bir biyoindikatör tür 
olduğu çalışmamız ile bir kere daha ortaya konulmuştur.  
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Napoli’de iki midye çiftliğinden toplanan M. galloprovincialis türünde 
yapılan çalışmada gonadosomatik indeks, yumurtalığın yapısal organizasyonu, 
apoptoz varlığı, östrojen reseptörlerinin ekspresyonu ve ayrıca yumurtalıklardaki 
bisfenol A (BPA) içeriği değerlendirilmiştir. A ve B alanı olarak adlandırdıkları 
örnekleme alanlarından, B alanında BPA’nın oldukça yüksek konsantrasyonlarda 
olduğu ve buna bağlı olarak da tüm biyobelirteçleri önemli derecede etkilediği 
bildirilmiştir. BPA için çalışmamızla paralellik göstermektedir (Şekil 3.5.) ve BPA 
%GSI’nın düşmesine neden olmaktadır.  

Çalışmamızda BPA, BPE, BPZ ve BADGE maruz kalınması sonucunda M. 
galloprovincialis türünde %CI düşmesi ile büyüme üzerinde olumsuz etkiye neden 
oldukları saptanmıştır. Filter-feeding (süzerek beslenen) yapan midyelerin 
beslenmesinin yavaşladığı buna bağlı olarak da suyu süzme hızlarının da doğru 
orantılı olarak etkilendiği sonucuna varılmıştır. Aynı şekilde %GSI’nın olumsuz 
etkilendiği saptanmıştır. Artan konsantrasyonlarda BPA, BPE, BPZ ve BADGE 
maruziyetinin üreme hücreleri üzerinde negatif bir etkiye neden olduğu 
bulunmuştur. M. galloprovincialis türünde  BPA, BPE, BPZ ve BADGE’ye uzun 
süreli maruz kalınması durumunda üreme ve büyüme için harcanması gereken 
metabolik enerjinin savunma sistemi için kullanıldığı sonucuna ulaşılmıştır. Bu 
durumda biyobirikim özelliğinin (kapasitelerinin) azalacağı buna karşılık farklı 
etkilerin ortaya çıkabileceği düşünülmektedir.  

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin M. galloprovincialis türü için bulunan LC50  

değerlerine göre olası subletal etkiler belirlenmeye çalışılmıştır. İlk olarak üreme 
üzerindeki etkileri belirlemek amacıyla gerçekleştirilen fertilizasyon (döllenme) 
başarısı testine göre elde edilen bulgularda döllenme başarısını olan etkileri tespit 
edilmiştir. Elde edilen bulgular ışığında BPA’nın ve BPE’nin ilk konsantrasyonda 
döllenme başarısına pozitif yönde etkilediği yani döllenmeyi arttırdığı 
belirlenmiştir. Buna karşılık, BPZ ve BADGE’ye maruz kalınmasının ise ilk 
konsantrasyon itibaren etkili olduğu tespit edilmiştir. Hesaplanan %DE değerlerine 
göre bisfenollerin döllenme başarıları üzerindeki etkileri sırasıyla 
BPA>BPZ>BADGE>BPE şeklinde olduğu saptanmıştır.  

M. galloprovincialis türünün BPA’ya maruz bırakıldığı bir çalışmada (0,05-
0,5-5 µM) 24-28-32-48s post larvalarda kabuğun gelişimi incelenmiştir. 
Çalışmanın sonucunda BPA’ya maruz kalmanın kabuğun gelişimini etkilediği, 
kalsifikasyona neden olduğu ve en yüksek konsantrasyonda larvaların büyük bir 
kısmının normal D-veliger safhasına erişemediği ve malformasyonun yüksek 
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olduğu bildirilmiştir (Miglioli et al., 2021). Çalışmamızın sonuçlarıyla paralellik 
göstermekte olup BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin benzer bir etkiye neden olduğu 
düşünülmektedir. 0,01-0,1-1,100-1000 µg/L konsantrasyonları kabuk oluşumunu 
sınırlandırdığı, yüksek malformasyonlara neden olduğu ve gelişimi yavaşlatarak 
geç kalmış trokofora larvasını arttırdığı bulunmuştur (Şekil 3.10, Çizelge 3.2). BPA 
gibi plastik üretiminde  ana monomer olarak kullanılan stirenin M. galloprovincialis 
türüne maruz bırakılarak embriyolojik gelişim üzerine etkileri araştırılmıştır. 
Embriyotoksisite sonuçlarına göre 0,01µg-1mg/L konsantrasyonlarının normal 
embriyo gelişimini bozduğu, normal D-veliger oluşumunu %40 azalttığı ve larva 
boyutunu da %20 oranında etkilediği bildirilmiştir (Wathsala et al., 2018). 
Çalışmamızda da plastik üretiminde monomer olan BPA ve onun yerine üretilen 
analogların (BPE, BPZ ve BADGE) M. galloprovincialis türünün embriyo 
gelişimini etkilediği ve malformasyona neden olduğu tespit edilmiştir (Şekil 3.10.) 
ve  bu çalışmayla paralellik göstermektedir. BPA’nın midye embriyoları üzerindeki 
olası moleküler etkilerin araştırıldığı bir başka çalışmada ise 13 genin 
transkripsiyonu değerlendirilmiştir. Döllenmiş yumurtaların BPA'ya (10 μg/L) 
maruz bırakılması, 24 saat postlarvada genel bir yukarı regülasyona, ardından 48 
saat postlarvada aşağı regülasyona neden olduğu, Mytilus Östrojen Reseptörleri, 
serotonin reseptörü ve biyomineralizasyona dahil olan genlerin BPA tarafından 
etkilendiği, ilk kabuklu embriyonun  oluşumunun BPA için hassas bir hedefi temsil 
ettiği, kabuk düzensizliklere neden olduğu rapor edilmiştir (Balbi et al., 2016). 
Çalışmamızda uygulanan konsantrasyonlar sonucu elde edilen veriler 
göstermektedir ki BPA ile yapılan diğer çalışmaların sonucu benzerlik taşımaktadır. 
Bununla beraber, BPA ve onun yerine üretilen BPE, BPZ ve BADGE’nin 
embriyolojik gelişim üzerinde olumsuz bir etkiye neden olduğu hem döllenme 
başarısı hem de embriyotoksisite çalışmalarıyla belirlenmiştir. BPE, BPZ ve 
BADGE’ye maruz kalınması döllenmenin gerçekleşmesine olanak sağlamasına 
karşılık yine de döllenme başarısını etkilediği belirlenmiştir. Ayrıca, embriyo 
gelişimini sınırlandırdıkları ve yavaşlattıkları, yüksek malformasyona neden 
oldukları saptanmıştır.  BPE, BPZ ve BADGE’nin en az BPA kadar toksik etkiye 
neden oldukları tespit edilmiştir. Üç analog için gen seviyesinde incelemelerin 
yapılması gerektiği düşünülmektedir.  

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin M. galloprovincialis türünde genotoksik 
hasara yol açtıkları tespit edilmiştir. M. galloprovincialis türünün hemolenf 
(hemositler) ve solungaç hücrelerinde mikronükleus testi çeşitli çalışmalarda 
bildirilmiştir (Bolognesi et al., 1996; Arslan vd., 2010, 2021, 2017; Kolarević et al., 
2023; Burgeot et al., 1996; Brunetti et al., 1992).  
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Midyelerin açık dolaşım sistemine sahip oldukları için hemositleri sitogenetik 
hasarı belirlemede yaygın olarak kullanılmaktadır (Pavlica, 2001). Bununla 
beraber, solungaç kimyasallara/kirleticilere ilk maruz kalan organ olduğundan ve 
hemolenf (hemositler) sürekli dolaşımdaki hücreler olduğundan MN testi için hedef 
dokulardır. Bağışıklık savunmasında rol oynayan hemositlerin (Cheng, 1975), 
onları genotoksik ksenobiyotikler gibi kirleticilere/kimyasallara karşı diğer 
hücrelere göre daha savunmasız hale getirdiği öne sürülmüştür (Venier et al., 1997). 
Bu çalışma, yapmış olduğumuz çalışmanın verileri ile karşılaştırıldığında, elde 
edilen MN frekansındaki artışlar BPA ve analoglarının midyelerde bağışıklık 
sistemini bozduğunu göstermektedir.  

M. galloprovincialis hemolenf ve solungaç hücrelerinde mikronükleus 
oluşumunu inceleyerek farklı kirleticilerin/kimyasalların genotoksik 
potansiyellerinin belirlendiği birçok çalışma bulunmaktadır. Romdhani et al. 
(2022), yaptıkları çalışmada M. galloprovincialis türünü 3 gün süreyle çevreden 
topladıkları mikroplastik (50µg/L), benzo[a]piren (1 µg/L) ve bunların 
karışımlarına maruz bırakmışlardır. Üçüncü günün sonunda hemositlerde MN 
sıklığının kontrole göre arttığı bildirilmiştir. En yüksek MN frekansı benzo[a]piren 
(‰20) için belirlenmiştir. Daha sonra mikroplastik (‰18,66) ve bunların karışımı 
(‰17,33) için tespit edildiği rapor edilmiştir. Çalışmada çevreden toplanan 
mikroplastikler için belirlenen MN, çalışmamızda BPE hepatopankreas hücresi 
(‰21) ve BPZ (‰22,1 ve ‰24,6) hepatopankreas ve solungaç hücreleri için 
bulunan değere yakındır. Başka bir çalışmada Mytilus galloprovincialis hemolenf 
hücreleri ile 96 saat boyunca floranten (10 mg/ml), polistiren partikülleri (100 
mg/ml) ve bunların karışımlarına maruz bırakılarak mikronükleus testi yapılmıştır. 
96s sonucunda hemolenf hücrelerinde adsorbe edilmiş floranten, floranten ve 
polistiren partiküllerine maruz kalan gruplarda MN frekansının kontrole göre 
anlamlı olarak arttığı bildirilmiştir (Kolarević et al., 2023). Çalışmamızda 72s 
sonunda, BPA ve BPZ’nin hemolenf hücrelerini etkilediğinin tespit edilmesinin 
(Çizelge 3.3, Çizelge 3.6) yanı sıra BPE’nin hemolenf hücrelerinde NUB 
oluşumuna (Çizelge 3.4, Çizelge 3.5) yol açtığı belirlenmiştir ve hemolenf ile 
yapılan diğer çalışmalarla paralellik taşımaktadır. Mezzalani et al., (2023), ilaçların 
çevresel etkilerini araştırdıkları çalışmalarında Mytilus galloprovincailis türünü 14 
gün boyunca karbamazepin (0,5 μg/L), valsartan (0,5 μg/L) ve bunların kombine 
karışımlarına maruz bırakmışlardır. Çalışmalarında birçok farklı biyokimyasal ve 
genotoksik test yöntemi kullanarak hemolenf hücrelerinde mikronükleus 
oluşumunu araştırmışlardır. 14 günün sonunda valsartan için yüksek bir MN 
frekansı bulmuşlardır. 14 günlük depurasyon ve ardından 14 gün daha maruz 
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kalmanın ardından, kontrole kıyasla karbamazepin için MN frekansında bir artış 
olduğu rapor edilmiştir. Canlı ortamda radyoaktif 32P'ye maruz kalan iki çift 
kabuklu Dreissena polymorpha (tatlı su) ve M. galloprovincialis  türleri üzerinde 
yapılan bir çalışmada, solungaçların ve sindirim bezlerinin hücrelerine 
mikronükleus-comet testi uygulanarak etkileri araştırılmıştır. Çalışmada deniz 
türlerinin DNA hasarına karşı daha yüksek hassasiyet gösterdiğini bildirmişlerdir 
(Vernon et al., 2020). Bu da çalışmamızdaki test canlısı biyoindikatör türün (M. 
galloprovincialis) farklı kimyasalların/kirleticilerin belirlenmesi için uygun test 
canlısı olduğu bir kere daha ortaya konulmuştur ve diğer çalışmalarla paralellik 
taşımaktadır.  

Arslan vd. (2023) M. galloprovincialis türünü bisfenol analoglarından BPS, 
BPF, BPB, BPAF, BADGE, BFDGE, TGSA’nın artan konsantrasyonlarına (1,5-3-
6-12-25 mg/L) maruz bıraktıkları çalışmada genotoksik hasarı belirlemişlerdir. 
Çalışmada BPS, BPF, BPAF, BFDGE ve BPB’nin hemolenf hücrelerini daha fazla 
etkilediğini bildirmişlerdir. Çalışmamızdaki analoglardan BPE ve BPZ için 
bulunan MN frekansıyla uyumludur (Çizelge 3.6, Çizelge 3.4). Yine aynı çalışmada 
BADGE ve BPAF’nin (‰26) solungaç hücreleri için bulunan MN frekansı 
çalışmamızda BADGE’nin ((‰26,5) solungaç hücrelerinde tespit edilen MN 
frekansı ile aynıdır (Çizelge 3.11). Arslan vd. (2023) BPS ve BPF’nin solungaç 
hücrelerinde mikronükleus oluşumunun yanı sıra apoptotik hücre ve nükleer 
tomurcuklanma oluşumunun gözlendiğini rapor etmişlerdir. Çalışmamızda ise 
sadece BPE hemolenf hücrelerinde nükleer tomurcuklanma oluşumu gözlenmiştir. 
Bu durum analogların farklı dokularda benzer anomalilere neden olabileceğini 
göstermektedir.  

MN frekanslarındaki farklılıklar konsantrasyon, maruz kalma süresi ve 
kullanılan test kimyasalları gibi farklı deneysel faktörlerden etkilenmektedir 
(Mersch et al., 1996). Bu açıdan incelendiğinde BPE, BPZ ve BADGE için tespit 
edilen MN frekansları BPA’dan düşük olmasına karşılık genotoksik potansiyele 
sahip olduklarını göstermektedir. Mikronükleus doğal olarak tüm canlılarda 
oluşmaktadır ve ‰5’in altı normal olarak kabul edilmektedir (Bolognesi and 
Fenech, 2012). Ancak, genotoksik kimyasallara maruz kalındığında bu 
mikronükleus frekansı artar. Mikronükleus oluşumundan sonra kaderinin dört 
şekilde olabileceği varsayılmaktadır. Bunlar; bozunma, rekombinasyon, ekstrüzyon 
ve kalıcılık (ayrıca, prematüre kromozom yoğunlaşması/kromotripsi ve apoptoz ile 
mikronükleer hücrelerin eliminasyonu). Mikronükleusun kaderi, mikronükleus 
oluşturucu maddeye (klastojenik veya anöjenik), hücre tipine (birincil veya tümör 
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orijini) ve incelenen türlere bağlı olarak farklılık gösterebilir. (Hintzsche et al., 
2017). Fenech et al., (2011) göre nükleer tomurcuk oluşumu, kromozomal 
instabilite (kararsızlık) olaylarıyla ilişkilendirilmiştir ve nükleer tomurcuğun 
(NBUD) muhtemelen nükleoplazmik köprü (NPB) yırtılmasından sonra geçici 
olarak meydana gelebileceği bildirilmiştir. Çalışmamızda sonradan zaman-
konsantrasyon değişikliğine bağlı olarak hemolenf hücrelerinde azalma göz önüne 
alındığında benzer bir durumun var olduğunu düşünmekteyiz ve BPE hemolenfleri 
için bu durumun geçici olarak gerçekleştiği kanısına varılmıştır (Şekil 3.14). Ancak 
zaman, konsantrasyon ve diğer birçok faktör göz önüne alındığında, kesin bir 
yargıya varmak için farklı çalışmaların yapılması gerektiğini düşünülmektedir. 
Maruz kalma süresinin uzaması ile mikronükleus frekansında artış olabilir veya 
tamamen farklı bir süreç olan apoptoz oluşumu ile sonlanabilir. Hücrede sabit 
kalabilir ve maruz kalma süresi ne kadar uzun olursa mikronükleus frekansı o kadar 
fazla gözlemlenebilir. Rekombinasyon meydana gelirse devam eden mitoz 
sırasında tekrar ortaya çıkabilir veya hücre dışına atılarak organizmalar için zararsız 
hale gelebilir. 

Çalışmamızın sonuçları, bisfenol A yerine üretilen bu analogların (BPE, BPZ, 
BADGE) potansiyel genotoksik kimyasallar olduğunu, mikronükleus testinin hızlı 
ve güvenilir sonuçlar verdiğini göstermektedir ve çalışmamız önceki çalışmalarla 
uyumludur.  

BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin artan konsantrasyonlarına maruz kalan M. 
galloprovincailis türünün hepatopankreas ve solungaç hücrelerinde histolojik ve 
apoptotik değişimlere neden olduğu tespit edilmiştir (Şekil 3.17, Şekil 3.18, Şekil 
3.19, Şekil 3.20). Histolojik çalışmalarda ve TUNEL immunohistokimyasal 
sonuçlara göre kimyasalların hepatopankreas ve solungaç hücrelerinde oldukça 
etkili olduğu belirlenmiştir. Hepatopankreas dokusunda intrasitoplazmik vakuoller 
ve buna bağlı olarak bazı tübül epitel hücrelerinde dejenerasyon ve hücresel 
kayıplar izlenmesinin yanı sıra epitel bütünlüğünde bozulmaların olduğu tespit 
edilmiştir. Pagano et al., (2022) reçetesiz ilaçlardan asetilsalisilik asit (asprin) hedef 
dışı organizma olan M. galloprovincailis türüne maruz bıraktıkları (10-100 µg/L) 
çalışmada solungaç ve sindirim bezinde histolojik değişimleri incelemişlerdir. 
Solungaç ve sindirim bezlerinde zamana ve konsantrasyona bağlı olarak liposufin 
birikintileri, hemosit infltrasyonu, epitel yapılardaki değişiklikler, vakuolasyon, 
lamel füzyonu gibi çok sayıda değişimin olduğu rapor edilmiştir. Çalışmamızda 
bulunun sonuçlarla uyumluluk göstermektedir ve midyelerin farklı kimyasalların 
histolojik etkilerinin belirlenmesinde uygun test canlıları olduğu görülmektedir 
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(Şekil 3.17, Şekil 3.18). Midyelerin farklı kimyasallara maruz kalması sonucunda 
histolojik etkilerin belirlenmesinde uygun test canlılarının olduğunu gösteren bir 
başka çalışmada ise, TiO2 formuna maruz bırakılan M. galloprovincialis türünün 
solungaç ve sindirim bezlerindeki histolojik değişimlerin gözlenmesi sonucunda; 
sindirim tübül lümeninde genişleme, hemositlerin infiltrasyonuna, cilia kayıplarına 
neden olduğu bildirilmiştir (Leite et al., 2020). Yine bir başka çalışmada, M. 
galloprovincialis türünün lantan (La) elementine maruz kalınmasının gonad, 
solungaç ve sindirim bezleri üzerinde histolojik etkilere neden olduğu rapor 
edilmiştir (Pinto et al., 2019). Tüm bu sonuçlar çalışmamızdaki bisfenollerin 
midyeler üzerindeki etkilerinin belirlenmesi için seçilen yöntemin (histoloji) ve 
hepatopankreas/solungaç dokularının güvenirliğini göstermektedir.  

Apoptoz sucul ekosistemde kimyasalların/kirleticilerin farklı trofik 
seviyelerdeki canlılar üzerinde yarattığı etkilerin araştırılması için tercih edilen 
yöntemlerden biridir. Tarımsal alanlarda kullanılan deltamethrin’i farklı 
konsantrasyonlarda (0,25- 0,5- 1 ve 2 µg/L) zebra balığına maruz bırakılarak 
gerçekleştirilen çalışmada biyobelirteç olarak apoptotik hücre oluşumu 
incelenmiştir. Kontrol grubu ile karşılaştırıldığında tüm konsantrasyonlarda 
apoptoz oluşumunun gözlendiği ve artmakta olduğu bildirilmiştir (Petrovici et al., 
2020). Zebra balığı ile yapılan bir başka çalışmada ise yüksek konsantrasyonda 
bisfenol A’ya (2000 µg/L) maruz kalmanın apoptoz oluşumunda bir artışa sebep 
olduğu rapor edilmiştir (González-Rojo et al., 2019).  Çalışmamızda elde edilen 
verilerle uyumluluk göstermektedir ve BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin midyede 
apoptoz oluşumunu indüklediği belirlenmiştir (Şekil 3.19, Şekil 3.20). Yavaşoğlu 
vd., (2016) Aliağa, Foça ve Urla kıyılarından topladıkları midye M. 
galloprovincailis türünün hepatopankreas ve solungaç dokularında apoptoz 
oluşumunu incelemişlerdir. Referans bölge olan Urla ile karşılaştırıldığında Aliağa 
ve Foça’dan toplanan midyelerde yüksek apoptotik hücre gözlemlendiğini aynı 
zamanda çevresel kirliliğin belirlenmesinde hepatopankreasın solungaçtan daha 
duyarlı olduğunu rapor etmişlerdir. Çalışmamızda elde edilen verilerle benzerlik 
taşımaktadır (Şekil 3.19, Şekil 3.20). Çinko pirition (ZnPT) akut maruz kalan (48-
96 saat; 20-40 µg/L) M. galloprovincialis türünde konsantrasyon artışına bağlı 
olarak hepatopankreas ve solungaç dokularında ciddi histolojik değişikliklerin 
gözlemlendiği, her iki dokuda da apoptotik hücrelerin oluşumunun konsantrasyona 
bağlı olarak artmakta olduğu rapor edilmiştir (Katalay vd., 2022). Ji et al., (2016) 
yaptıkları çalışmada ise TBBPA (tetrabromobisfenol A)’ya maruz kalan M. 
galloprovincialis solungaç dokularında apoptoz oluşumunu incelemişlerdir. 
Çalışma sonucunda dişi ve erkek bireylerin her ikisinde de solungaç filamentlerinde 
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anormal morfolojinin gözlemlendiğini ve apoptotik çekirdeklerin belirgin olduğunu 
rapor etmişlerdir. Çalışmamızda elde edilen verilerle benzerlik göstermektedir.  

Tüm bu bilgiler doğrultusunda; BPA, BPE, BPZ ve BADGE’nin 
biyoindikatör tür M. galloprovincialis türündeki ekotoksikolojik profilleri ortaya 
çıkarılmıştır. Çalışmamız BPE, BPZ, BADGE ve M.galloprovincialis türü ile 
yapılan ilk araştırma niteliğini taşımaktadır. Yapılan sayısız çalışma BPA’nın tüm 
canlılar için olumsuz birçok etkiye neden olduğu bulunmuştur. Analoglar ile 
yapılan çalışmaların hala sınırlı olduğu, BPA ile karşılaştırıldığında ne derecede 
etkili oldukları tam olarak bilinmemektedir.  

BPA’nın M. galloprovincialis türü üzerindeki ekotoksikolojik profiline 
baktığımızda, 

• akut olarak düşük miktarlarda popülasyonu etkilediği,  

• büyüme indeksi ve gonadosomatik indeksi düşürdüğü,  

• midye fertilizasyon başarısını azalttığı ve anormal larval oluşumuna 
yol açtığı,  

• mikronükleus frekansında artışa neden olarak genotoksik olarak 
etkilediği,  

• histolojik açıdan ise dokularda yüksek derecede dejenerasyona neden 
olarak doku kaybına yol açtığı ve apoptozu indüklediği tespit 
edilmiştir.  

BPE’nin M. galloprovincialis türü üzerindeki ekotoksikolojik profiline 
baktığımızda,  

• akut olarak popülasyonu etkilediği,  

• büyüme indeksi ve gonadosomatik indeksi düşürdüğü,  

• midye fertilizasyon başarısını azalttığı ve larvalarda malformasyona 
neden olduğu,  
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• mikronükleus frekansında artışa neden olduğu,  

• histolojik açıdan ise dokularda dejenerasyona neden olarak doku 
kaybına yol açtığı ve apoptozu indüklediği saptanmıştır.  

BPE’nin, gonadal gelişim üzerindeki negatif etkisinin (gonadosomatik 
indeksi) ve akut toksisitesinin BPA ile benzerlik gösterdiği saptanmıştır. Diğer tüm 
parametrelerde tek başına etki ettiği görülmekle beraber, analoglar açısından daha 
az etkili olduğu belirlenmiştir.  

BPZ’nin M. galloprovincialis türü üzerindeki ekotoksikolojik profiline 
bakıldığında,  

• akut olarak popülasyonu etkilediği,  

• büyüme indeksi ve gonadosomatik indeksi düşürdüğü,  

• midye fertilizasyon başarısını azalttığı ve larvalarda malformasyona 
neden olduğu,  

• mikronükleus frekansında artışa neden olduğu,  

• histolojik açıdan ise dokularda dejenerasyona neden olarak doku 
kaybına yol açtığı ve apoptozu indüklediği tespit edilmiştir.  

BPZ’nin, fertilizasyon başarısına ve anormal larval gelişimine olan etkisinin 
BPA ile benzerlik gösterdiği tespit edilmiştir. Spesifik olarak da hemolenf 
mikronükleus frekansının artışına yol açtığı görülmüştür. Diğer analoglar ile 
karşılaştırıldığında ise BPZ’nin, fertilizasyon başarısına olan etkisi ve larval 
gelişim üzerine etkisinin BPE’den daha yüksek olduğu, ayrıca histolojik açıdan ve 
apoptoz indüklemesi açısından da daha etkili olduğu belirlenmiştir. Mikronükleus 
frekansının artışına bakıldığında ise BPZ’nin, BPE’den daha genotoksik etkiye 
neden olduğu görülmektedir.  

BADGE’nin M. galloprovincialis türü üzerindeki ekotoksikolojik profiline 
baktığımızda,  

• akut olarak popülasyonu etkilediği,  
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• büyüme indeksi ve gonadosomatik indeksi düşürdüğü,  

• midye fertilizasyon başarısını azalttığı ve larvalarda malformasyona 
neden olduğu,  

• mikronükleus frekansında artışa neden olduğu,  

• histolojik açıdan ise dokularda dejenerasyona neden olarak doku 
kaybına yol açtığı ve apoptozu indüklediği saptanmıştır.  

BADGE’nin, BPA’ya benzer etkilere sahip olan analog olduğu tespit 
edilmiştir. Özellikle, solungaç ve hepatopankreas dokularındaki mikronükleus 
frekansındaki artışa neden olduğu ve ayrıca, histolojik olarak bu iki dokuda da 
yüksek derecede dejenerasyona yol açtığı, apoptoz indükleme derecesininde 
BPA’ya en yakın analog olduğu saptanmıştır. Bu açıdan bakıldığında BPA’dan 
sonra genotoksik etkiyi en fazla gösteren analog BADGE’dir.  

Sonuç olarak her üç analog da genotoksik etkiye yol açan kimyasallardır. 
BADGE’nin özellikle midyenin büyümesini negatif yönde etkilediği ve genotoksik 
etkiye yol açtığı tespit edilmiştir. BPZ’nin ise midyenin fertilizasyon başarısını ve 
larval gelişimi üzerinde negatif etkiye neden olduğu, BPE’nin ise özellikle akut 
olarak popülasyonu etkileyebileceği saptanmıştır. Tüm parametreler açısından 
bakıldığında, genel olarak analogların BPA’ya yakın toksik etkilere neden 
olabilecekleri belirlenmiştir.  

Bu bağlamda, analogların Türkiye kıyılarında ve nehirlerinde varlıklarının 
belirlenmesi gerekmektedir. İnsan gıdası olarak yüksek miktarlarda tüketilen midye 
üzerinde toksik etkilere neden olan BPE, BPZ ve BADGE için daha kapsamlı 
araştırmaların yapılmasının gerekli olduğu belirlenmiştir. Çalışmanın sonucunda, 
hem sucul ekosistemin güvenliği ve sürdürülebilirliği açısından hem de analogların 
insan sağlığı üzerine olabilecek olumsuz etkileri göz önüne alındığında analoglarla 
ilgili gerekli eylem planlarına ihtiyaç olduğu düşünülmektedir.  
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