Ravimijaakide voimalik keskkonnamoju

ja selle hindamine

Aune Altmets - Euroakadeemia

Eesmark. Teha kindlaks inimesel kasutatavate ravimite tarbimisest tulenev koormus Eesti veekesk-
konnale ning hinnata valitud toimeainete keskkonnariski.

Meetodid. Eesti 2008. aasta miitigitulemuste pohjal arvutati voimalik ravimite tarbimine massi-
tihikutes. Koguseid ja varasemaid uuringuid arvestades valiti 14 toimeainet, mille keskkonnaméju
téendosust hinnati kolme mudeli alusel. Selleks arvutati iga toimeaine eeldatav kontsentratsioon
keskkonnas (PEC) ning jagati see eeldatava mdjuta kontsentratsiooniga. Hindamisel arvestati
ravimi keskkonnaohtlikke omadusi nagu piisivus, bioakumuleeruvus ja toksilisus.

Tulemused. Kdrge riskiga kohalikule veekeskkonnale on amoksitsilliin (PEC = 0,26-8,19 pg/D),
diklofenak (PEC = 0,11-0,28 pg/0), tsiprofloksatsiin (PEC = 73-165 ng/1) ja etiiniiiildéstradiool (PEC

=0,2-0,35 ng/D).

Jareldused. Ettevaatusprintsiibist 1ahtuvalt oleks mdistlik riski vdhendamiseks alustada teavitust6o
ja ravimite klassifitseerimisega, lahtudes toimeaine keskkonnamajust.

Ravimite tarvitamine kasvab kogu maailmas,
sh suureneb regulaarselt manustatavate
ravimite osakaal. Toimeained (TA) ja nende
metaboliidid kantakse heitveega reoveepu-
hastusjaama (RP]), harvem otseteed vilis-
keskkonda. Kuna puhastusseadmete efek-
tiivsus ravimijddkide eraldamisel on iisna
koikuv (1, 2), viiakse osa TAsid veeokosiis-
teemidesse just puhastatud heitvee kaudu.
Teine osa ravimijadkidest jduab pinnasesse
reoveemuda ja sonniku koostises. Reoveest
leitud tihendite nimekiri on kirju: ibuprofeen
(IBU), siidame- ja veresoonkonnahaiguste
ravimid, vihi kemoteraapias rakendatavad
medikamendid, erinevad antibiootikumid,
steroidid, hormoonpreparaatide ja antidep-
ressantide jadgid.

Teoreetiliselt on véimalik kindlaks
méddrata iga tiksiku ravimi keskkonda
mojutav potentsiaal. Kuna looduses esinevad
aga ravimijddgid enamasti segudena, on
nende reaalse moju selgitamine marksa
keerukam. Onneks véib inimese tervise
seisukohalt sedastada, et ravimijadkide
kui keskkonnaprobleemi uurimisel ldhtu-
takse eelkoige ettevaatuspohimottest. Seni
fikseeritud saastetase pdhja- ja joogivees
jaab tunduvalt alla inimorganismi mdjutava
madra (3, 4).

T66s hinnati riski keskkonnaaspektist
ldhtudes. Ravimid kui bioaktiivsed mole-
kulid mdéjutavad lisaks sihtmaidrgile ka
teisi, nn madalamaid organisme, millel on
imetajatega sarnased ensiilim- ja hormoon-
slisteemid. Ehkki valdaval osal ravimitest
puudub tugev dkotoksiline moju, on ménin-
gaid ohumarke ilmnenud.

Otsene keskkonnakahju on kindlaks
tehtud diklofenaki (DIC) ja etiintiiilost-
radiooli (EE) toimest. India raisakotkaste
arvukuse kiire vihenemine eelmise sajandi
16pul oli esialgu suureks mdistatuseks.
Kahtlustati pestitsiidimiirgitust véi ménda
nakkushaigust. 2004. aastal tuvastati
lindudel esinenud neerukahjustuse péhju-
sena DIC. Kotkad said iiledoosi selle ravimiga
tohterdatud kariloomade korjuseid siilies
(5). In vitro on kindlaks tehtud mitteste-
roidsete podletikuvastaste ainete elulisi
funktsioone pidurdav toime ka erinevatele
veeorganismidele (6, 7). Kdige toksilisemaks
sellest ainete grupist on arvatud just DIC.
DICga mojutatud kaladel on leitud maksa-,
neeru- ja maokahjustusi, kusjuures ravimi
kontsentratsioon oli vaid pisut kérgem
praegu keskkonnas fikseeritust (4). Lisaks
on uuritud DIC toimet ldpustele (6). Pidev
kokkupuude poletikuvastaste ravimitega
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voib mojutada hapniku kdttesaadavust,
kalade liikuvust, seega kogu nende kiitu-
mist, reproduktsiooni ja ellujaidmust.
Rasestumisvastaste tablettide tarvitamine
on n-0 rikastanud veekogusid siinteetiliste
Ostrogeenidega. Laialdaselt kasutatav EE
on muutnud veeorganismide loomulikku
hormonaalset tasakaalu. Otsest kahju on
kannatanud kalad, kelle puhul on tdheldatud
isasloomade feminiseerumise marke mitmel
pool maailmas (9-11).

Kolesteroolitaset alandava preparaadi
gemfibrosiili puhul on ilmnenud selle tugev
bioakumuleerumisvoime. Uuritud kalade
veres leidus seda TAd 113 korda rohkem
kui iimbritsevas vees (13).

Uheks ulatuslikumalt elukooslusi mdju-
tavaks ravimigrupiks on antibiootikumid.
Nende toime keskkonnas avaldub kaheti:
tihelt poolt toob toimiv kontsentratsioon
kaasa mikroorganismide hiavimise, teisalt
soodustab alaline mojutamine antimik-
roobsete ainetega, mille doosid jadvad alla
efektiivse taseme, mikroorganismide ravi-
miresistentsuse védljakujunemist.

Eraldi teema on otsesed reostuskolded,
kus ravimi kontsentratsioon voib keskmist
fooni tiletada tuhandeid kordi. Rootsi
teadlased (14) avastasid ulatusliku ravimi-
reostuse Indias, piirkonnas, kus tegutseb
kiimneid farmaatsiatehaseid. Kontsent-
ratsioonid RPJ heitvetes tiletasid 100 pg/1
tiheteistkiimne TA puhul. Ulimalt kérge oli
seal tsiprofloksatsiini (CIP) kontsentratsioon
(28-31 mg/D).

Alates 1990. aastatest on keskkonda
lisandunud uute antidepressantide néol
selektiivsed serotoniini tagasihaarde inhibii-
torid (SSRI). Uuringutega on SSRIde ja nende
metaboliitide jadke tuvastatud heitvetes,
looduslikes veekogudes, joogivees ja veeorga-
nismides (15). Ehkki kontsentratsioonid on
vidiksed (pinnavees < 50 ng/1) ja jddvad mitu
korda alla toksilisuse taseme koigi analiiii-
situd organismide puhul (16), peetakse
fluoksetiini (FLX) ohtlikuks selle tugeva
bioakumuleerimisvéime tdttu (17). Pealegi
on praegused teadmised SSRIde piisivast
toimest veekeskkonnale puudulikud. Kind-
laks on tehtud FLXi toime veeorganismide
reproduktiivkiitumisele (18), samuti selle
kiillaltki madal lagunemisvdime nii vees
(60 pdeva) kui ka heitveemudaga segatud
pinnases (> 200 pdeva) (19).

Uurimuse eesmark on vastavate mudelite
abil teha kindlaks inimesel kasutatavate

ravimite tarbimisest tulenev koormus Eesti
veekeskkonnale ning hinnata valitud TAde
keskkonnariski madira. Erinevalt tervise-
riskist, mille puhul keskendutakse iihele
liigile, tuleb keskkonnariski hindamisel
viahemalt teoreetiliselt arvestada toimet
kogu elukooslusele.

MATERJALID JA MEETODID

Peamised niitajad ravimijaidkide keskkon-
namoju hindamisel on TA kogus, keskkon-
narisk ja ohtlikkus. Koguse osas toetutakse
ravimistatistikale, mis kajastab TAde
miitigitulemusi. Ohtlikkus selgitatakse aine
flitisikalis-keemiliste ja 6kotoksikoloogiliste
omaduste pohjal. Uheks vdimaluseks nende
omaduste kirjeldamisel on nn PBT-indeks,
mis koosneb kolmest nditajast: piisivus,
bioakumuleeruvus ja toksilisus. Aine mdju
téendosuse madramiseks hinnati riski kolme
erineva metoodika alusel.

Ravimite tarbimine Eestis

Riski hindamisel kasutatud TAde kogused
tuginevad ,Eesti ravimistatistika 2006-2008“
andmetele (20). Tegemist on ravimite hulgi-
miitijate aruannete pohjal koostatud kokku-
vottega, milles TA tarve on vilja toodud
madratud pdevadoosina 1000 inimese kohta
06pdevas (DPD/1000/6p). See nditaja iseloo-
mustab ravimi tarvitamise intensiivsust.
Keskkonnatervise seisukohalt oluline TA
kogus on arvutatud aasta kohta jairgmise
valemi jargi:

DPD x Pop x 365 x DPD/1000/6p
1000

TAkogus (mg/a) = ,
kus DPD on WHO viéljatootatud ravimi
tavaline 00pdevane annus tdiskasvanule
peamise kasutamisndidustuse jargi milli-
grammides ning Pop on elanike arv Eestis
2008. aastal (1,34 miljonit). Hormonaalsete
kontratseptiivide puhul on aluseks fertiilses
eas (15-45) olevate naiste arv (290 000).

Ravimi keskkonnaohtlikkuse
selgitamine

Uldjuhul on keskkonnale ohutumad sellised
TAd, mis imenduvad véimalikult maksimaal-
selt ning mille ainevahetussaadused on kas
inaktiivsed v6i need lagunevad Kkiiresti.
Teine ddrmus on ained, mis siilitavad oma
toime ka parast organismist vialjumist ning
suudavad vastu panna nii biootilisele kui
ka abiootilisele lagunemisele keskkonnas.
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TA piisivuse hindamisel juhindutakse OECD
mone degradeerumisvdimet madrava voi
muu samavaadrse testi suunistest (21).
Oluline nditaja on poolestusaeg (T%%). Kui
see mahub etteantud piiridesse, kvalifit-
seerub TA biodegradeeruvaks, kui mitte,
hinnatakse TA kas ptlisivaks vdi viga piisi-
vaks (VP) (vt tabel 1).

Bioakumuleeruvuse esmaseks nditajaks on
biokontsentratsiooni faktor (BCF), mis nditab
aine kuhjumist veeorganismidesse veest. Kui
BCF puudub, sobib bioakumuleerumisvoime
hindamiseks ka n-oktanooli/vee jaotusteguri
K, kiimnendlogaritm. Selle nditaja piirmaér
on ilmselt vaieldav, kdikudes erinevates
strateegiates ja juhendites. Euroopa Kemi-
kaalide Biiroo (ECB) riski hindamise juhendi
(TGD) jargi voib aine bioakumuleeruda
veeorganismides, kui log K > 3 ehk BCF >
100 (21). Samas allikas peetakse PBT-indeksi
madratluses bioakumuleeruvaks ainet, mille
log K > 4,5. Euroopa Ravimiameti (EMA)
juhendis (22) soovitatakse juhinduda TGDst
ning pdodrata erilist tdhelepanu ainetele,
mille log K > 4,5. Ameerika Uhendriikide
Toidu- ja Ravimiameti metodoloogias, mis
tildjuhul sarnaneb EMA pakutuga, on vastav
nditaja 3,5. Rootsi ja Norra mudelites nditab
bioakumuleerumisvéimet log K > 3 (23,
24). Valdava osa ravimite puhul jdéb log K_
alla kolme (25).

TA toksilisus veeorganismidele maara-
takse kolmel erineval troofilisel tasandil:
kalad, kirpvahilised ja vetikad. Hindamisel
juhindutakse OECD suunistest. TGD (21)
jargi klassifitseeritakse ravimid kas toksi-
listeks voi mittetoksilisteks, olenedes TA
tdheldatava méjuta kontsentratsiooni
(NOEC, no observed effect concentration)
vastavusest kehtestatud piirmaarale.

Viaga piisivate ja intensiivselt bioaku-
muleeruvate ainete puhul on toksilisuse
hindamine TA klassifitseerimiseks ebaolu-
line. Lahtuvalt fluusikalis-keemilistest
omadustest, on sellise aine ohupotentsiaal
vdga suur ning TA méadratletakse kui viga
pusiv ja vdga bioakumuleeruv (vPvB) aine.

Rootsi teadlased on TA ohtlikkuse klas-
sifikatsiooni laiendanud. Nn Stockholmi
mudeli (26) jargi tuleb toksilisuse maara-
miseks teha jargmised testid:

» akuutne toksilisus kaladele LC,, - ltihi-
ajaline (96 tundi);
o akuutne toksilisus vesikirbulistele

(Daphnia) EC,, - lihiajaline (24-48

tundi);

Tabel 1. Ainete PBT ja vPvB hindamiskriteeriumid (21)

Omadus PBT-kriteeriumid

vPvB-kriteeriumid

P T% >60 p mereveesvoi >40p

T% >60 p mere-v6i magevees voi

magevees voi > 180 p meresetetes  >180 p mere-voi magevee setetes

voi > 120 p magevee setetes

BCF >2000 BCF > 5000
T Pikaajaline NOEC < 0,01 mg/I voi Ei kohaldata

CMR voi endokriinsed hairingud

PBT - piisivus, bioakumuleeruvus ja toksilisus; vPvB - vdga piisiv ja vdga bioakumuleeruy;

T% - poolestusaeg; BCF - biokontsentratsioonifaktor; CMR - kantserogeenne, mutageenne véi

reprotoksiline.

e kasvu inhibeerimine vetikatel IC,, -
lihiajaline (72 tundi).

Aine toksilisuse hindamise aluseks on
koige tundlikuma organismiga saadud testi
tulemus. Kui LC,, EC, vo6i IC,, on vdiksem
kui 1 mg/l, on aine toksilisus vdga suur,
1-10 mg/1 suur, 10-100 mg/l moodukas
ning suurem kui 100 mg/1 védike. Rootsi
mudelis hinnatakse TA toksilisust skaalal
0-3, pusivust ja bioakumuleeruvust viljen-
datakse kahes kategoorias - 0 véi 3, s.t TA
on kas kergesti lagunev / mitteakumuleeruv
voi plsiv/bioakumuleeruv. PBT-indeksis
viljendub hinnangute summa.

Keskkonnariski hindamine

TA riski suurust konkreetse piirkonna
veekeskkonnale on voimalik arvutada, teades
TA kontsentratsiooni ning ohtlikkuse méira,
eelkoige toksilisust. TA puisivusest ja bioaku-
muleeruvusest tingitud ohtu keskkonnale
selgitatakse enamasti laiendatud riskihin-
damise kdigus. Riskinditaja = PEC / PNEC,
kus TA eeldatav kontsentratsioon kesk-
konnas PEC (predicted environmental
concentration) on arvutuslik suurus, mis
nditab labi RP] TA aastasest koormusest tule-
nevat kontsentratsiooni veekeskkonnas. See
soltub tarvitatud TA kogusest ning ravimi
fltisikalis-keemilistest ja farmakoloogilistest
omadustest, mis mdiravad TA metabolisee-
rumise ning thes ilmastikutingimuste ja
kasutatava tehnoloogiaga RP] vbime seda
eraldada. Eeldatava mojuta kontsentrat-
sioon PNEC (predicted no effect concentration)
vidljendab veeorganismide jaoks TA ohutut
kontsentratsiooni. PEC/PNEC > 1 fikseerib
keskkonnariski olemasolu, kuna TA kontsent-
ratsioon pinnavees on suurem vee-elustikule
mittetoimivast kontsentratsioonist. Rootsi
mudeli eeskujul jaotatakse riski tdendosus
olenevalt riskinditaja vadrtusest nelja kate-
gooriasse. Kui PEC/PNEC < 0,1, on keskkon-
narisk ebaoluline; 0,1 < PEC/PNEC < 1, siis
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madal; 1 < PEC/PNEC < 10, siis moddukas
ning > 10 puhul kérge (26).

PEC vdartuse arvutamine
Muutujateks on aastane tarvitatud TA
kogus ja piirkonnas elavate inimeste arv.
Rootsi valemis [1] on TA voimalik adsor-
beerumine, lendumine, hiidroliiiis ja
lagunemine oma teekonnal reoveepuhas-
tusjaama ja sealt veekeskkonda koondatud
iihte nditajasse (23).

TA kogus (pg/a) x (100 - R)
Pop x WW x D x 365 x 100

PEC = [11,

kus R (%) on TA eraldumise madr (andmete
puudumisel = 0); Pop on elanike arv;
WW heitvee kogus elaniku kohta péevas
(= 200 D; D on heitvee lahjendusfaktor
(=10).

Sama TA eraldumismaéirad RPJis voivad
koéikuda vdga suurtes piirides. Tulemused
olenevad nii RP] tehnoloogiast kui ka klii-
matingimustest. Késitletaval juhul on kasu-
tatud maksimumvaiartusi, seega saadud PEC
vbimalikest vdikseim. Kui PEC > 0,01 ng/1
voi hinnatakse TA keskkonnale ohtlikuks
monel muul pdhjusel (nt eriti piisiv, viga
toksiline), tuleb kindlaks teha eeldatava
modjuga ja eeldatava mojuta kontsentrat-
siooni suhe (PEC/PNEC) (26).

EMA riskihindamise juhendis (22) on
ette ndhtud PEC arvutamine kahes etapis.
Esmalt mddratakse eeldatav kontsent-
ratsioon valemi [2] jargi, tuginedes n-0
vdimalikult ohtlikule stsenaariumile: kasu-
tatakse TA maksimumdoosi ja suurt tarbi-
misnditajat.

DOSEai x Fpen
PEC= —— 2],
WW x D x 100
kus DOSEai on TA maksimaalne lubatud
pédevadoos elaniku kohta mg-s ja Fpen on
protsentuaalne turu hoivamine (= 1%).

Kui PEC < 0,01 pg/l ja puudub riski
suurendav tegur, on keskkonnariski
tdendosus madal. Kui PEC > 0,01 pg/l,
tuleb teostada keskkonnamdju hindamise
2. etapp, mille kdigus leitakse esmalt
eeldatava mojuga ja eeldatava méjuta kont-
sentratsiooni suhe. Kui PEC/PNEC < 1, on
TA oht veekeskkonnale ebatdenidoline. Kui
PEC/PNEC > 1, tuleb sooritada laiendatud
hindamine. Tépsustatud PEC leitakse valemi
[3] alusel. Erinevalt Rootsi mudeli valemist
on siin TA fiitisikalis-keemilistest karakte-

ristikutest, farmakodiinaamikast ja meta-
boliseerumisvdimest tulenevad nditajad
kaasatud eraldi teguritena. Seega arvesta-
takse tdpsemalt ravimi erinevaid omadusi,
mis voivad mojutada selle veekeskkonda
joudmise kogust: TA organismist eritumise
madr, RP] suutlikkus TAd eraldada ning
tapsustatud turu hoivatus.

DOSEai x Fexcreta x Fstp x Fpen
WW x Factor x D

PEC = [3],

kus Fexcreta on organismist eritunud TA;
Fstp on TA emissioon pinnavette; Factor
arvestab TA vdimet héljumile koguneda
(@andmete puudulikkuse tottu jdi arvutu-
sest vilja); Fpen on protsentuaalne turu
hoéivamine, mis arvutatakse jirgmise
valemi abil:

TA kogus (mg/a) x 100
Fpen = [4]
DPD x Pop x 365

RPJ tohususe erinevuste puhul on kasutatud
Fstp maksimaalseid véddrtusi, s.t saadud
PEC on voimalikest suurim. Mudelit ei saa
rakendada véga hea bioakumuleerumisvoi-
mega ainete (log K > 4,5) korral.

Prantsuse mudel (25) ndeb samuti ette
PEC arvutamist kahes etapis. Esmalt tehakse
nn konservatiivne arvutus valemi [5] jargi.
Sellega selekteeritakse toendoliselt ohutud
ravimid. Valemi [6] jargi leitakse tapsustatud
PEC, mis eeldab andmeid kehast viljunud
molekulide farmakoloogilise aktiivsuse
kohta. Hinnang TA keskkonnaohtlikkuse
kohta antakse mdlema PEC védartuse pohjal
(25) (vt tabel 2).

TAk
PECa = ogus (mg/a) [5]
Pop x WW x D x 365

TAkogus (mg/a) x Fexcreta
Pop x WW x D x 365

PECb = [6]

PNEC vaartuse arvutamine

Vajalikud on andmed TA pikaajalise moju
ja toksilisuse kohta. Pikaajaline mdju
on miadratud kolmel troofilisel tasandil:
vetikad, selgrootud ja kalad (22). TA
toksilisust nditab lithiajaliste vaatlustega
selgitatud madalaim L(E)C,,. Praktikas
tuginetakse sageli PNEC arvutamisel TA
kohta olemas olevatele andmetele. Neid
korrigeeritakse hindamisteguriga (vt valem
[7] ja tabel 3), mille suurus séltub algand-
mete usaldusvéarsusest (21). EMA juhendis
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aktsepteeritakse PNEC leidmisel vaid tabeli
viimast rida. Arvutuse aluseks on kolmel
troofilisel tasandil saadud naitajatest koige
vaiksem vaartus (22).

Andmed moju voi toksilisuse kohta
PNEC = - - [7]
Hindamistegur

Toimeaine ohupotentsiaali
selgitamine
Riskihindamise iheks keerukamaks osaks
on TA toksilisuse mddaramine. Olemasolev
Okotoksikoloogiline andmebaas on napp
ning ldhteandmeid PNEC védartuse arvuta-
miseks EMA juhendi alusel on vaid monede
TAde jaoks. Riskihindamine Prantsuse
mudeli pdhjal ei pruugi sisaldada PNEC
arvutamist (25), ehkki ravimi ohupotent-
siaali selgitamiseks kasutatakse nagu EMA
mudeli puhulgi TA 6kotoksikoloogilisi,
farmakoloogilisi ning fiitisikalis-keemilisi
nditajaid. Lahtutakse jirgmistest kritee-
riumitest:

1) kui NOEC < 10 pg/1, on tegemist ohtliku
TAga;

2) kuiNOEC > 10 pg/1voi andmed puuduvad,
maidravad TA ohtlikkuse farmakoloo-
gilised nditajad: toimemehhanism,
korvalmojud, toksilisus elunditele jms.
Hinnangu langetamisel arvestatakse nii
aine PEC vadrtust, pikaajalisi ckotok-
sikoloogilisi nditajaid kui ka keskmist
paevadoosi;

3) kui farmakoloogilised néditajad on
ebapiisavad voi ei viita TA ohtlikkusele,
analiitisitakse ravimi fiitisikalis-keemilisi
omadusi. Tugevalt bioakumuleeruv aine
(log K >4,5) on veekeskkonnale ohtlik,
kui PEC > 10 ng/I.

Ka Rootsi mudelis kombineeritakse
riskinditaja TA keskkonnaohtlike omadus-
tega (26). TA maidratlemine PBT vdi vPvB
kriteeriumitele vastava ainena suurendab
riski: madal keskkonnarisk (PEC/PNEC < 1)
hinnatakse méddukaks ja moddukas
(1 < PEC/PNEC < 10) korgeks. Kuna enamiku
TAde PNEC viéirtused erinevad kirjandus-
allikati, leiti riskinditajad valdavalt kahe
PNEC véirtuse - enam levinud vdikseima
ja suurima - pohjal.

TULEMUSED

2008. aasta ravimistatistika alusel tarvitati
Eestis koige enam kardiovaskulaarravimeid:
373 DPD/1000/6p. Samas jdid kardiovasku-

Tabel 2. Toimeainete klassifitseerimine séltuvalt PEC (eeldatav
kontsentratsioon keskkonnas) vdartusest (25)

Klass Toimeaine (TA)

prioriteetsus

Selgitus

1A Korgeima riskiga TAd PECa ja PECb kérgemad kui 100 ng/I.

Suur tarbimine, metaboliseerub vahe.

PECa kérgem kui 100 ng/I.
Suur tarbimine, metaboliseerumine teadmata.

PECa > 100 ng/l, PECb > 10 ng/I.
Suur tarbimine, metaboliseerub keskmiselt.

10 ng/I < PECa ja PECb < 100 ng/I.
Mé6dukas tarbimine, metaboliseerub viahe

10 ng/l < PECa < 100 ng/I.
Metaboliseerumine teadmata, vaja uuringuid.

10 ng/l < PECa < 100 ng/l, PECb < 10 ng/I
Méo6dukas tarbimine, metaboliseerub
keskmiselt.

PECa > 100 ng/l, PECb < 10 ng/I.
Suur tarbimine, metaboliseerub valdavalt.

1B Ohtlikud TAd, andmed
piiratud

A Ohtlikud TAd
1B Maoodukas risk
Ic Risk teadmata

A Madal risk

B Védga madal risk
(ulatuslikult
metaboliseeruvad TAd)

\% Vaga madal risk

PECa < 10 ng/I.
(tarbimine vaike)

Vahene tarbimine.

Klassid Il Cja Ill Aon lisanud artikli autor.

Tabel 3. Hindamistegurid eeldatava mgjuta kontsentratsiooni (PNEC)
vaartuse arvutamiseks veekeskkonnas (21)

Saadaolevad andmed Hindamistegur

Vahemalt iiks lihiajaline L(E)C,, kolme troofilise tasandi kohta 1000
(vetikad, selgrootud, kalad)

Uks pikaajaline NOEC vaartus (kas selgrootud voi kalad) 100
Kaks pikaajalist NOEC vaartust kahe troofilise tasandi kohta 50
Pikaajalised NOEC vaartused vahemalt kolme troofilise tasandi 10

kohta

L(E)C,, - akuutne toksilisus; NOEC - téheldatava méjuta kontsentratsioon.

laarravimite TAd oma kogumassilt (6353 kg)
ravimiriithmade pingereas viiendale kohale.
Koguseliselt edestasid neid nii seedekulglat
ja ainevahetust (32 814 kg), ndrvislisteemi
(21 635 kg), skeleti-lihassiisteemi (18 640 kg)
toetavad ravimid kui ka infektsioonivas-
tased ained (7443 kg). Terapeutiliste alam-
rithmade arvestuses tletasid 10 tonni piiri
poletiku- ja reumavastased ained (18 209 kg),
analgeetikumid (16 520 kg), lahtistid
(15 602 kg) ning diabeedi raviks kasutatavad
ained (11 943 kg). Jargnesid siisteemseks kasu-
tamiseks antibakteriaalsed ained (6967 kg),
tromboosivastased ained (3648 kg), kohu-
lahtisuse-, soolepdletiku- ja sooleinfektsioo-
nivastased ained (3239 kg), epilepsiavas-
tased ained (2410 kg), beetablokaatorid
(2017 kg), psiihhoanaleptikumid (1522 kg),
reniin-angiotensiinsiisteemi toimivad ained
(1202 kg), maomahla happesusega seotud
hiirete raviks kasutatavad ained (1199 kg)
ning stidamehaiguste ravimid (1019 kg).

EestiArst 2011;90(7):311-320

315



Uksikute TAde osas olid liidrid laktuloos
(14 746 kg), paratsetamool (12 971 kg), IBU
(11 691 kg) ja metformiin (11 621 kg). Arves-
tades varasemaid uuringuid ja 2008. aastal
milidud ravimite koguseid (vt tabel 4),
voeti suurema tdahelepanu alla jirgmised
TAd: paratsetamool (PAR), IBU, atsetiiiil-

Tabel 4. Suurema téhelepanu alla voetud inimesel kasutatavate ravimite
toimeained (TA) ja nende miiligikogused Eestis 2008. aastal

TA Ravimirithm Mass (kg)
PAR analgeetikum 12971
IBU poletiku- ja reumavastane aine 11691
ASA analgeetikum, tromboosivastane aine 6244
AMX antibakteriaalne aine 2089
MET beetablokaator 1709
CAR epilepsiavastane aine 1105
DIC poletiku- ja reumavastane aine 720
CLA antibakteriaalne aine 448
MTR antibakteriaalne aine 440
CIP antibakteriaalne aine 323
NOR antibakteriaalne aine 121
SER antidepressant 32
FLX antidepressant 23
EE hormonaalne kontratseptiiv 0,34

AMX - amoksitsilliin, ASA - atsetiiilsalitsiitilhape, CAR - karbamasepiin, CIP - tsiprofloksatsiin,
CLA -klaritromitsiin, DIC - diklofenak, EE - etiintitiléstradiool, FLX - fluoksetiin, IBU -
ibuprofeen, MET- metoprolool, MTR - metronidasool, NOR - norfloksatsiin, PAR - paratsetamool
ja SER -sertraliin.

Tabel 5. Toimeainete keskkonnariski hindamine Rootsi mudeli alusel

salitstitilhape (ASA), amoksitsilliin (AMX)),
metoprolool (MET), karbamasepiin (CAR),
DIC, klaritromiitsiin (CLA), metronidasool
(MTR), CIP, norfloksatsiin (NOR), sertraliin
(SER), FLX ja EE.

Riskihindamisel Rootsi mudeli jargi (vt
tabel 5) leiti PEC valemi [1] alusel. Enamiku
TAde PEC iiletas 0,01 pg/l1. Alla piirmééra
jaid FLX ja EE, mis on mdlemad piisivad
ained, EE lisaks bioakumuleeruv. Seega tuli
eeldatava ja mojuta kontsentratsiooni suhe
madrata koigi TAde kohta. N-6 leebe arvutus,
kus eeldatava kontsentratsiooni saamisel
kasutati TA eraldumismddra maksimum-
vaartusi, andis jairgmised tulemused: AMX
ja CIP puhul oli keskkonnarisk olenevalt
PNECst mdéddukas kuni kérge ning CLA
puhul médédukas. EE ja DIC olid riskinai-
taja alusel kiill méoduka riskiga TAd, ent
PBT-indeksi kaasamisega osutus riskitase
modlema puhul korgeks.

Riskihindamisel EMA juhendi jargi (vt
tabel 6) arvutati esmalt valemile [2] tugi-
nedes I etapi PEC. Kuna PEC/PNEC oli pea
koigi TAde (v.a MET) puhul suurem kui tiks,
arvutati valemi [3] jargi II etapi PEC. RP]
tohusust nditavate andmete erinevus voib,
kuid ei pruugi mojutada riskihindamise [6pp-
tulemust. Nii osutus Fstp miinimumvaartus-
tega arvutades PEC(2) kill mitu korda vaik-
semaks, ent riskitase jdi enamasti samaks.
Erandiks olid AMX ja IBU, mille puhul

TA R(%) PEC P"(‘Eg /'Bi“ P":Eg,’}‘)""x PEC PNEC pgrx p B T Risk
AMX 88** (28) 0,26 0,0037 (29) 0,1(30) 69,30 2,60 6 3 0 3 moodukas - korge
CIP 78 (28)**** 0,073 0,005 (29,24) 0,02 (30) 14,52 3,63 5 3 0 2 moodukas - korge
EE 36 (31) 0,0002 0,00003(32) 0,0001 (24,33) 7,46 2,24 9 3 3 3 korge
DIC 69 (34) 0,18 0,05 (7) 0,115 (24) 3,68 1,6 7 3 3FF* 1 korge
CLA 69 (35) 0,14 0,04 (30) — 3,55 — 6 3 0 3 moodukas
PAR 41(31) 7,82 9,2 (24,31) — 0,85 — 5 3 0 2 madal
NOR — 0,12 0,15 (30) 3(37) 0,83 0,04 5 3 0 2 ebaoluline - madal
CAR 19 (35) 0,92 2,5(36) 43(31) 0,37 0,021 4 3 0 1 ebaoluline - madal
SER — 0,03 0,09 (38) —_ 0,36 — 6 3 0 3 madal
MTR 0(31) 0,45 1,3 (30) 12,5(39) 0,35 0,036 4 3 0 1 ebaoluline - madal
ASA 67 (31) 2,11 10 (40) 168 (33) 0,21 0,013 1 0 0 1 ebaoluline - madal
FLX 95 (17) 0,0012 0,008 (18) 0,026 (39) 0,15 0,045 6 3 0 3 ebaoluline - madal
MET 83(34) 0,3 7,3 (41) 31(24) 0,04 0,01 4 3 0 1 ebaoluline
IBU 99,5 (17) 0,06 7,1(29,31) 9,06 (29) 0,008 0,007 2 0 0 2 ebaoluline

*V.a DIC (27).

** Keskmine eraldumismaar on 75-100%.

*** Log K, [DIC] = 4,5-4,8 (42).
**** Sulgudes on esitatud viidatud infoallikad.
AMX - amoksitsilliin, ASA - atsetiiiilsalitsiitilhape, CAR - karbamasepiin, CIP - tsiprofloksatsiin, CLA - klaritromiitsiin, DIC - diklofenak, EE - etiiniiiilostradiool,
FLX - fluoksetiin, IBU - ibuprofeen, MET- metoprolool, MTR - metronidasool, NOR - norfloksatsiin, PAR - paratsetamool ja SER - sertraliin.
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Tabel 6. Toimeainete keskkonnariski hindamine EMA mudeli alusel

PEC(1) PEC(1)/ PNEC* PEC(2) PEC(2)/  PNEC

TA (ug/l max min Fexcreta Fstp Fpen** 0 max min Risk
AMX 30 8108 300 0,9 0(28)****-0,71(35) 0,427 8,19 22134 81,9 korge
CIP 7,5 1500 375 0,5 0,22 -0,55(28) 0,066 0,14 27,2 6,8 moodukas - kérge
EE 0,00015 5 1,5 — 0,642 (31) 2,798 0,00027 9,0 2,7 moodukas
DIC 1,4 28 12,17 0,15 0,2-0,9 (44) 1,473 0,28 5,6 2,4 moodukas***
CLA 5 125 — 0,18 0,31(35)-1(28) 0,183 0,16 4,1 — moddukas
PAR 20 2 = 0,85 0,592 (31) 0,884 8,9 0,97 = madal
IBU 12 2 1,32 0,25 0(28)-0,7(17) 1,992 4,18 0,59 0,46 madal
SER 1 11 = 0,14 = 0,13 0,018 0,2 = madal
MTR 20 15 1,6 0,18 1(31) 0,045 0,16 0,125 0,013 ebaoluline - madal
ASA 25 3 0,15 0,2 0,325 (31) 0,426 0,69 0,069  0,0041 ebaoluline
NOR 4 27 1,33 0,08 — 0,031 0,01 0,066 0,0033 ebaoluline
FLX 0,3 37 11,5 0,1 0,05 (17) 0,235 0,00035 0,044 0,0136 ebaoluline
CAR 10 4 0,23 0,03 0,81(35)-0,97(31) 0,226 0,065 0,026  0,0015 ebaoluline
MET 1 0,14 0,03 0,05 0,17 (34)- 0,9 (35,44) 2,329 ebaoluline

* PNEC vaartused vt tabel 5

** Arvutatud valemi[4] alusel

***LogK,, [DIC] > 4,5, seega ei sobi EMA mudel selle TA riski hindamiseks

**** Sulgudes on esitatud viidatud infoallikad

AMX - amoksitsilliin, ASA - atsetiiiilsalitsiiilhape, CAR - karbamasepiin, CIP - tsiprofloksatsiin, CLA - klaritromiitsiin, DIC - diklofenak, EE - etiiniiiil6stradiool,
FLX - fluoksetiin, IBU - ibuprofeen, MET- metoprolool, MTR - metronidasool, NOR - norfloksatsiin, PAR - paratsetamool ja SER - sertraliin.

ilmnes eriti suur erinevus: kdrgeima Fstp  Tabel 7. Toimeainete keskkonnariski hindamine Prantsuse mudeli alusel

korral oli PEC(2) vastavalt 8,19 ja 4,18 ng/1,

. o PEC PECb*/  PNEC** .
madalaima korral null, mis tihendab, et TA (ng/f) PECb  Klass max/ min Risk
AMX r1~s.k1na1taja VOl.b 01..1.a kas ilikorge AMX 21361 19224  IA 519,6 19,2 korge
(2213) voi suudab RPJ aine tdielikult eraldada

. . . CIP 330 165 1A 33 8,3 moodukas - korge
ning veekeskkonda see ei satu. Fstp maksi- ” i
mumviirtustega arvutatud PEC(2) korral  EE 0.35 - v 117 35 mdddukas - kbrge
oli riskitase CLA ja EE puhul méddukas,  DIC 7365 1105 1A 2,2 0,96 kérge***
CIP puhul olenevalt PNECst mdddukas kuni CLA 457,5 82,4 A 21 — moddukas
kdrge ning AMX puhul korge. DIC keskkon-  par 13260 11271 1A 1,2 — méGdukas
E?rlf osutlus kull mOOIdUkakS' kuid TA~ Suure - nor 124 — 1B 083 0,041 ebaoluline - madal

ioakumuleeruvuse (Iog K, >4,5) tottuei o\ gag35 |5 0p4 0038 cbaolulinemadal
ole see tulemus adekvaatne. baolul dal
Riskihindamisel Prantsuse mudeli jargi CAR 1130 o 'B 045 0,026 ebaoluline ~mada
(vt tabel 7) leiti PEC samuti kahes etapis,  'BY diggr 2 I Lz 22E madal
aluseks valemid [S] ja [6] Esmalt saadi FLX 23,5 2,4 A 0,29 0,09 ebaoluline - madal
konservatiivne PECa, seejdrel tulenevalt TA ~ MTR 450 81 A 0,06 0,006 ebaoluline
eritumismaarast tapsustatud PECb. Mole- SER 32,5 46 A 0,05 _ ebaoluline
maid nditajaid arvestades olid korgeima MET 17468 873 A 0012 0,003 ebaoluline

riskiga AMX, CIP, DIC, PAR ja IBU. Kuna
hinnang tulenes valdavalt TA kogusest,
oli igati moistetav EE klassifitseerumine
vdga madala riskiga TAks. PNEC vairtusi
kaasates pilt monevorra muutus: ulatusliku

* PECb puudumisel PECa.

** PNEC vaartused vt tabel 5.

***KuilogK_ , >4,5jaPEC >10ng/l, on TAveekeskkonnale ohtlik.

AMX - amoksitsilliin, ASA - atsetiiiilsalitsiiilhape, CAR - karbamasepiin, CIP - tsiprofloksatsiin,
CLA-klaritromiitsiin, DIC - diklofenak, EE - etiiniiiléstradiool, FLX - fluoksetiin, IBU - ibuprofeen,
MET- metoprolool, MTR - metronidasool, NOR - norfloksatsiin, PAR - paratsetamool ja SER -

tarbimisega IBU risk osutus madalaks ning sertralin.
koguselt kiill tagasihoidliku (0,34 kg), ent
mojusa EE risk korgeks. Riskinditaja alusel ARUTELU

paigutus DIC madala kuni médduka riskiga  K&ik kolm kasutatud riskihindamist téid

TAKks, bioakumuleeruvuse ja eeldatava kont-
sentratsiooni (PEC > 10 ng/I) tottu osutus
risk korgeks.

ohtlikumatena vilja samad TAd. Ehkki TA
eeldatav kontsentratsioon ja riskinditaja
arvuline vadrtus vdisid erineda kiillaltki
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suures ulatuses, osutus riskitase kas samaks
voi kdikus tihe astme piires. Selgus, et viga
suure tarbimisega PAR ja IBU erilist riski
veeorganismidele ei kujuta. Moodukas on
risk CLA puhul. Kérge riskiga TAd on AMX,
DIC, CIP ja EE. Vdahim tdheldatavat toimet
avaldav kontsentratsioon LOEC (lowest
observed effect concentration) on koige
lahemal PEC vairtustele EE puhul. Kalade
soolise suhte muutus feminiseerumise
suunas ning marja fertiilsuse vihenemine
on fikseeritud kontsentratsioonil 0,3 ng/I
(40), PEC[EE] = 0,2 - 0,35 ng/1. DIC puhul on
kroonilise méju tagajargi (esmased vaevu-
mairgatavad efektid kaladel) tdheldatud
PEC védartusest (0,11-0,28 pg/1) mitu korda
suurema kontsentratsiooni (1 pg/1) korral
(40). Samas on molemad TAd piisivad ja bio-
akumuleeruvad ning véivad halvimal juhul
kahjustada nii kalade kui ka madalamate
veeorganismide populatsioone.

Antibiootikumide puhul on LOEC ja PEC
vddrtused suure erinevusega, mistottu
otsest ohtu neist ei eeldata. Iseloomulik
on kdrvalekallete ilmnemine madalamate
organismide (tstianobakter, vesikirp) juures.
Kalade moéjutamisel pole negatiivset toimet
tdheldatud ka vdga suurte kontsentrat-
sioonide korral (45). Samas kipuvad biola-
gunemisele mittealluvad antibiootikumid
nagu B-laktaamid (AMX), kinoloonid (CIP)
ja sulfonamiidid ladestuma reovee setetes
(30). Seega voib oletada, et ilmnenud risk
veeorganismidele nditab tihtlasi reoveemuda
kiillaltki tugevat saastumist. Kindlasti
ei tohiks reoveemuda kasutada pinnase
tditematerjalina péllumajanduses voi toidu-
taimede kasvatamisel. Antibiootikumide
ja ka teiste antibakteriaalsete ainetega
seonduv tdsine probleem on bakterite jt
mikroorganismide ravimiresistentsuse kasv.
Kiimmereri (45) hinnangul on siinkohal
konkreetse TA koormusest olulisem resis-
tentsete bakterite lisandumine keskkonda.
Pohjuseks voib olla nii antibiootikumide
vaarkasutus, biotsiidide laialdane tarbimine
kui ka saaste ravimijddkide naol.

Riskihindamise norgad kiiljed
Probleemiks on nii algandmete vdhesus kui
ka nende usaldusviirsus, mistottu voivad
mitmed tegurid olla ala- v6i Gilehinnatud.
1. Inimesel kasutatavate ravimite miitigi-
tulemuste pohjal saadud TAde kogused on
hinnangulised. Uhelt poolt ei tarvitata dra
koiki mitidud ravimeid, teiselt poolt kajas-

tavad mutigitulemused vaid registreeritud
ravimikaupmeeste andmeid. Méningate
TAde puhul voib tarbimine musta turu
olemasolu tottu olla suurem. Lisaks jouavad
keskkonda ka veterinaarias, looma- ja kala-
kasvatuses kasutatavad TAd.

2. RPJide puhastusvdime kdigub viga
laiades piirides. Eksperimentaalsed ja
arvutuslikud néitajad voivad erineda mitu
korda. Toepdraste tulemuste huvides oleks
konkreetses RPJis vaja teha mootmised, mis
teevad aga riskihindamise vaga mahukaks
ja kalliks. Alternatiivina, kui ldhtutakse
kirjandusallikatest, tuleks valida andmed,
mis parinevad uuringutest tehnoloogiliselt
analoogses RPJis, mis asub klimaatiliselt
sarnases piirkonnas.

3. Kdéigi PEC arvutuste puhul on arves-
tuslik heitvee kogus elaniku kohta véetud
200 1/6p. AS Tallinna Vesi hinnangul on see
nditaja Tallinnas ligi poole vdiksem (2009. a
95 1/6p). Toendoliselt on see kokkuhoiu ja
vee sddstmise tingimustes sarnane kogu
Eestis. Seega osutuksid TAde PEC vddrtused
ligikaudu poole suuremaks.

4. Norgaks kiiljeks on andmete nappus TA
okotoksilisuse kohta. Kirjandusallikate jargi
voib aine PNEC erineda mitu korda, darmus-
likel juhtumitel rohkem kui suurusjargu
vorra. Uhelt poolt véimaldab see erapoolikul
riskihindajal kasutada n-6 sobivat niitajat,
teisalt seab selline suur kdikumine kahtluse
alla riskihindamise tulemused. Alati on
muidugi voimalus korraldada uuringud ning
arvestada vaid eksperimentaalselt saadud
andmeid. PNEC véartust voib arvutada nii
kroonilise kui ka akuutse toksilisuse pdhjal.
Usaldusvddrsema tulemuse huvides tuleks
toetuda vaid pikaajalistele katseandme-
tele. See eeldab aga piisava uurimisbaasi
olemasolu. Uksnes kirjandusallikaile tugi-
nedes tuleks kaasata nii minimaalne kui ka
maksimaalne PNEC.

MEDITSIINITOOTAJATE JA
PATSIENTIDE VOIMALUSED
VAHENDADA RAVIMITE
KESKKONNARISKI

1. Minimeerida kanalisatsiooni ja olme-
priigi kaudu keskkonda joudvate ravimite
hulka. Praegune teavitus pakendi infolehel
ei pruugi tarbijat piisavalt motiveerida
aegunud/kasutuid ravimeid nduetekoha-
selt korvaldama. Reguleerimata on TAd
sisaldavate pakendite ja abivahendite
kditlemine. On ravimeid, mille puhul
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jaab doseerimisviisist tingitult viga suur
osa TAst pdrast tarvitamist alles, nateks
rasestumisvastased transdermaalsed
plaastrid ja vaginaalvahendid. Nende jadk-
produktid tuleks méaaratleda kui kasutud
ravimid ning neid ka vastavalt koguda
ja kahjutustada. Teavitustdo, reklaam ja
kas voi kord aastas korraldatav aegunud
ravimite kogumiskampaania oleks siin-
kohal esmased ja lihtsaimad vahendid.
Ravimijddtmete vihendamiseks heitvees
oleks moistlik esmatahelepanu suunata
raviasutuste reovee kditlusele.

2. Antibiootikumide puhul viltida kerge-
kéelist mddramist ja lohakat tarvitamist.
Mis tahes ravimi valimisel eelistada véima-
luse korral madalama riskiga TAd. Nditeks
soovitatakse Indias kotkapopulatsioonide
sddstmiseks kariloomade ravis kasutada
DIC asemel meloksikaami. Riski maandavad
valikud enne keskkonnakahju voi probleemi
ilmnemist eeldavad meedikute, apteekrite
ja patsientide teadlikkuse kasvu. Nii nagu
enne ravimi tarvitamist tutvutakse selle
voimalike terviseriskide ja kdrvalmoéjudega,
peab olema kittesaadav ka info TA keskkon-
namdju kohta, ning seda soovitavalt enne
ravimi ostmist.

3. Informeerida meditsiinitédtajaid ja
patsiente ravimitarbimise keskkonnaméjust.
Siin tasuks eeskuju votta Rootsi mudelist,
mis lisaks ravimi ohtlikkuse ja riski hinda-
misele ndeb ette tuvastatud riski/ohu kohta
info edastamist nii patsiendile, ravimi
vidljakirjutajale kui ka valdkonnaga tege-
levale spetsialistile. TA keskkonnamdjust
teavitatakse lausega “Ravimi tarvitamisega
kaasneb ebaoluline/madal/moddukas/korge
keskkonnarisk”; ebapiisavate andmete korral
“Keskkonnariski pole voimalik vélistada
andmete puudumise téttu®. Kui TA riski-
nditaja on alla iihe, kuid tegemist on PBT
vbi vPvB kriteeriumitele vastava ainega,
asendatakse riski kajastav lause fraasiga
“Keskkonnaohtlikud omadused”. Ravimi
viljakirjutajat informeeritakse TA keskkon-
naohtlikest omadustest tdpsemalt, andes
teada, kas tegemist on keskkonnas pisiva
ja organismides akumuleeruva ainega vdi
mitte, samuti kas TA klassifitseerub PBT voi
vPVB kriteeriumitele vastava ainena. Spet-
sialistile mdeldud info valgustab TA kohta
teadaolevaid omadusi ja riskitegureid veelgi
tiksikasjalikumalt (23). Teave on huvilistele
kéttesaadav ravimeid kéasitleval veebilehel
www.fass.se.

Ehkki saadud tulemus on arvutuslik
ning riskihindamine kidtkeb endas mitmeid
kiisitava vaartusega suurusi, oleks ettevaa-
tusprintsiibist lahtuvalt moistlik astuda
esimesed sammud ravimitarbimisest tule-
nevate voimalike riskide vihendamiseks.
Alustada tuleks teavitustoo ja ravimite
klassifitseerimisega TAde keskkonnaméju
alusel.
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SUMMARY

Risk assessment and environmental
impact of pharmaceutical residues

Aune Altmets -
Euroacademy, Tallinn, Estonia

Aim. To evaluate the input of drug residues
originating from human drug consumption
to the aquatic environment of Estonia and
to assess the environmental risk of selected
active compounds (ACSs).

Methods. Medicine consumption in mass
units was calculated on the basis of the
sale of pharmaceuticals in 2008. Taking
into consideration the volume of sales and
previous studies, 14 ACs were selected for
risk assessment according to three diffe-
rent models. The predicted environmental
concentration (PEC) for each AC was
calculated and divided by the predicted
non-effect concentration. Additionally,
hazardous properties like persistence,
bioaccumulativeness and toxicity were
taken into consideration.

Results. The calculated values of amoxicillin
(PEC = 0.26-8.19 pg/1), diclofenac (PEC =
0.11-0.28 pg/1), ciprofloxacin (PEC = 73-165
ng/1), and ethinyl estradiol (PEC =0.2-0.35
ng/1) indicate high level of risk to the local
aquatic environment.

Conclusion. With respect to the precautio-
nary principle, to mitigate the risk, it would
be reasonable to start with the notification
and classification of medicines according
to the environmental impact of AC.
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