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Souhrn

V modelovém experimentu byla sledovana mobilita rtuti v kontaminované pad¢ se
zamé&fenim na roli piidnich mikroorganismil. V terénu byla odebrana zemina z lokality Trhové
Dusniky na Pfibramsku. Tato lokalita spada do oblasti s vyznamnou téZebni aktivitou, diky
niz se do okolniho prostiedi uvolnilo velké mnozstvi rizikovych prvki, zejména kadmia,
arsenu, olova a zinku. Zaroven se zde v minulosti ve velké mife mofilo osivo chloridem

fenylrtutnatym, ktery je na tomto misté zdrojem kontaminace okolniho prosttedi rtuti.

Byly provedeny 2 pokusy s ¢asovym odstupem ptl roku. V obou piipadech bylo
sestaveno 6 rhizoboxd, které byly po dobu tii tydni zavlazovany a udrzovany pii konstantni
teploté 21°C. Oproti pivodnimu tcelu rhizoboxu, ktery je urcen pro zkoumani interakce
rostlin a pidnich elementt, jsme na akrylovou desticku rhizoboxu vlozili agarovou vrstvu
obsahujici druhy a rody mikroorganismi izolovanych z piidy kontaminované rtuti. Jedna se o
druhy Paenibacillus alginolyticus, Burkholderia glathei, a zastupce roda Burkholderia sp. a

Pseudomonas sp.

Pro urceni biologické dostupnosti rtuti z pudy a tedy miry jeji toxicity byla pouzita
extrakce 0,11 M kyselinou octovou. Pro posouzeni slozeni rtuti v piidnim vzorku byla pouzita
metoda postupné extrakce. Timto postupem jsme zjist'ovali rtut’ uvolnitelnou vodou,
uvolnitelnou v kyselém prostredi, rtut’ vazanou na huminové kyseliny, mnoZstvi elementarni
rtuti, sulfid rtutnaty a residudlni rtut’. Stanoveni celkovych obsahil rtuti v rhizoboxech bylo
provedeno pomoci atomového absorpéniho spektrometru AMA 254. V posledni fad€ bylo
méfeno mnozstvi rtuti v agarové vrstve, tedy predpokladané mnozstvi, které mikroorganismy
absorbovaly. Celkové obsahy rtuti v ptidé byly velmi vysoké, pricemz kontaminace byla
velmi heterogenni. Vzhledem k celkovému obsahu Hg v pidé byl podil biologicky dostupné
rtuti relativné nizky, ale nezanedbatelny, coz naznacuje riziko vstupu rtuti do potravniho
fetézce. V ramci frakcionace byly zjiStény vSechny zkoumané formy v pomérné nizkém
mnozstvi. Vyznamny poznatek vSak ptineslo zjisténé mnozstvi rtuti v télech mikroorganismii
a agaru. V jejich télech bylo zjisténo vyznamné niz§i mnozstvi nez jeji celkové mnozstvi v
padé. Zda se tedy, ze sledované mikroorganismy jsou schopny prezit v kontaminované pude¢,
protoze rtut’ neakumuluji. Je také moZno predpokladat, Ze tyto mikroorganismy patii k t€ém

druhdm, které napomahaji volatilizaci rtuti do okolniho prostiedi.

Klicova slova: rtut’, rhizobox, remediacni metody, bakterie, ptida, akumulace



Summary

In a model experiment the mobility of mercury in contaminated soil was monitored
with focus on the role of soil microorganisms. In the field, soil was removed from the site
Trhové Dusniky, close to Piibram. This location falls into an area of substantial mining
activity, therefore it produces large amount of traceable elements in surrounding area, such as
cadmium, arsenic, lead and zinc. Together with stated above it was heavily infested
phenylmercurid chloride seed used in the past, which became the source of environmental
mercury contamination in this area. Two experiments were performed in interval of six
months. In both cases six rhizoboxes were assembled and irrigated for three weeks and
maintained at the constant temperature of 21°C. Against the original purpose of the rhizobox,
which is designed for examination of interactions between plants and soil elements, we put
agar layer containing species of microorganisms isolated from the soil contaminated by
mercury on acrylic window. There are species of Paenibacillus alginolyticus , Burkholderia
glathei and representatives of genuses Burkholderia sp. and Pseudomonas sp. For
determination of biologic availability of mercury from soil, thus rate of its toxicity, an
extraction with 0,11M acetic acid was used. A method of successive extraction was used to
assess the composition of mercury in a soil sample. We investigated mercury releasable under
acidic conditions, mercury bonded to humic acids, the amount of elemental mercury,
mercurid sulphide and residual mercury. Determination of total mercury content in rhizoboxes
was performed using atomic absorption spectrometer AMA 254. Finally the amount of
mercury in agar layer was measured, thus the estimated amount absorbed by microorganisms.
Total amount of mercury in the soil was very high and contamination was heterogenous. In
comparison with total content of mercury in the soil, the portion of biologically available
mercury was relatively low but not negligible. That points to the risk of entering mercury to
the food chain. Within fractionation there were detected all investigated forms of mercury in
relatively low amount. Significant finding was the amount of mercury accumulated in bodies
of microorganisms and agar, where significantly lower amount was found than total amount
in the soil. Therefore it seems, that all organisms are able to survive in contaminated soil,
because they don’t accumulate mercury. It is possible to assume, that these microorganisms

among species that volatilize mercury to the surrounding area.

Key words: mercury, rhizobox, remediation methods, bacteries, soil, accumulation
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1. Uvod

Rtut’ se v lidské historii objevuje od nepaméti a patii k nejdéle znamym toxickym
kovam. Cifiané ji uzivali jiz od roku 1000 pi. n. 1. jako &ervené barvivo. V obdobi Rima jeji
toxicitu popsali jiz Hippokrates a Galen, navzdory tomu se vSak stale pouzivala. Od 15. stoleti
do zacatku 2. sv€tové valky se hojné uzivala k 1é¢bé syfilidy (Ferner a Langford, 1999).
Archeologové zaroven nasli stopy rtuti v egyptskych hrobkach, které se datuji v obdobi 1500
let pi.n.1. (Ontario ministry of the environment a kol., 2003). Zavaznost pfitomnosti rtuti
Vv prostiedi se projevila poté, co se prokazalo, Ze se akumuluje v zivo€isSnych tkanich (nejprve
to bylo prokazano u ryb) a vstupuje tak do potravniho fetézce a ohrozuje i ¢lovéka (Haqg a
kol., 2005). Dale bylo zjisténo, ze se kazdy rok v USA narodi 630 000 novorozenci, u
kterych bylo v krvi nalezeno zvysené mnozstvi rtuti (Li a kol., 2013).

Trend soucasnosti je pfistupovat k ptirod€ neinvazivnim, tzv. zelenym metoddm
remediace zivotniho prostiedi, které jsou k pfirod¢ Setrné, vétsinou finanéné méné nakladné a
Casto velmi snadno proveditelné. Jako jedna z perspektivnich variant se jevi akumulace rtuti
mikroorganismy. Nejedna se o samostatnou remedia¢ni metodu, nicméné se dobfe hodi jako

doprovodny prvek K jinym ptirod¢ neinvazivnim postuptim.



2. Cil prace

Cilem prace je nejdiive v uvodnim literarnim ptehledu shrnout hlavni problémy
tykajici se pisobeni rtuti na zivé organismy, tedy zivocichy, rostliny a ¢lovéka a jeji
cyklus v ptirod€. Duiraz bude kladen na moznosti a zptisoby jeji remediace.

Experimentalni ¢ast prace bude zaméfena na studium zmén mobility Hg v padé
pusobenim vybranych mikroorganismi v modelovych pokusech s vyuzitim rhizoboxd.

V pokusech budou vyuzity tolerantni kmeny mikroorganismi, které jsou schopny piezit i

v extrémné kontaminované pid¢ a pida kontaminovana rtuti z antropogennich zdroja.
Hypotéza: V kontaminované pid¢ ptezivaji specifické druhy mikroorganismu

adaptované na toto prostiedi. Jejich chovani a schopnost akumulace rtuti je mozno popsat

pomoci rhizobox1, tedy zafizeni, které napomaha k popisu procest v rhizosfére.



3. Literarni prehled

3.1.Rtut’

Mezni hodnota koncentrace rtuti v bézné pud¢, pisku, hlinitém pisku a Stérkopisku je
0,3 mg.kg'1 (Kafka a Puncocharova, 2002). VSechny formy rtuti jsou v prosttedi toxické, za
nejvice problémovou se vsak Sirokou vetrejnosti povazuje methylrtut’ (Barkay a Wagner-
Daobler, 2005). Vyznacuje se silnou afinitou k sife, tvofi pevné vazby s thiolovymi skupinami
bilkovin a enzymt a narusuje jejich funkénost (Kafka a Pun¢ochérova, 2002). Brooks a kol.
(2009) zjistili, ze forma rtuti uvolnéna do prostiedi antropogenni ¢innosti se mize od jejich
ptirodnich forem znac¢né lisit. EPA popisuje 500 mist v Americe, kde hrozi nebezpeci
kontaminace rtuti v prostfedi a ohrozuje lidské zdravi. Na téchto mistech byla identifikovana
elementarni rtut’ v souvislosti s primyslovou ¢innosti, jako napiiklad dolovani mineralt
s obsahem rtuti, t€Zba zlata atp. (Lester a kol., 2008). Kafka a Pun¢ocharova (2002) ve své
publikaci uvadéji nejzndméejsi zdroje kontaminace rtuti, a to zpracovani rud, zeméd¢lstvi,
elektrochemie, katalytické procesy, baterie, 1ékafstvi (zubni amalgamy, teploméry) a
spalovani fosilnich paliv. Rtut ma mnoho jedine¢nych vlastnosti. Je to jediny kov, ktery se za
pokojové teploty vyskytuje ve formé kapaliny. Kapalna rtut’ se velmi snadno odpatuje, tvoii
velmi nebezpecné jedovaté pary. Je dobry vodi¢, v zavislosti na tlaku a teploté rozvadi
elektiinu (na zéklad¢ této vlastnosti byla rtut’ pouzivana v teplomérech, elektrickych
molekuly, které kdyz se nabiji elektfinou, mohou vyzatovat svétlo, proto se uziva jako napln
do zafivek a neonovych svétel. S vétSinou kovil tvofi tvarné slitiny, jako jsou naptiklad
dentalni amalgamy (Ontario ministry of the environment a kol., 2003).

MnozZstvi rtuti uvolnéné do atmosféry pii tézbé a rafinaci kovli se odhaduje na 12%
z celkového objemu zdrojl zpisobenych lidskou ¢innosti (Han a kol., 2006). Zaroven se do
prostiedi uvolfiuje spolu s nekvalitni likvidaci odpadt obsahujicich rtut’ (Lester a kol., 2008).
V ekosystémech se vyskytuje zejména ve vodnim prostiedi ve form¢ methylrtuti a néktefi
mofsti zivocichové ji akumuluji ve svych tkanich ve zvySené mife, jako napt. tunak a zralok.
V humoznich puidach je vazana do stabilnich komplext s organickymi slozkami, proto neni
dobfte dostupnd pro rostliny, vyjimku tvoii napt. obiloviny, kde byl na silné¢ kontaminované
pude zjistén zvySeny vyskyt tohoto kovu (Kafka a Puncocharova, 2002). Soucasné studie

uvadgji, ze se vlivem antropogenni ¢innosti zvysilo celkové mnozstvi rtuti v atmosféfe az
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tfikrat a v porovnanim s 18. stoletim se do zivotniho prostfedi uvolnilo jeji dvakrat az tfikrat

veétsi mnozstvi (Hoserova a kol., 2006).
3.2.Cirkulace rtuti

3.2.1. Prirodni emise rtuti
Primarni emise pochazeji z geologickych zdroju, tedy ze sopek nebo souvisejicich

geologickych Cinnosti, jako jsou emise z ptdy, ktera rtut’ obsahuje piirozené. Celkové
mnoZstvi rtuti emitované z téchto zdroja se odhaduje na 500 T.rok™ (Selin, 2009). Existuje
vice nez 25 minerald obsahujicich rtut. Za jeden z nejznaméjsich je povazovan cinabarit
(HgS), ktery je znam a vyuzivan po vice nez 2300 let. Hlavni loziska rtuti se nachazi ve
Spanélsku (Almadén), Slovinsku (Idria) a Italii (Monte Amiata) (Munthe a Schroeder, 1998).
Mnozstvi a obsah rtuti v litosféfe je cca 0,5 mg . kg™, atmosféie 0,002 — 0,2 pg . 1" a
hydrosféte cca 0,03 mg.I™ (Edmonds a kol., 1998). Varekamp a Buseck (1986) ve své
publikaci uvadéji, Ze na zaklad¢ métfeni z horkych pramenti a geotermalniho tepla ¢ini emise
za rok z téchto zdroju cca 60 mg. rok™. Gustin a kol. (2008) naopak popisuji, Ze celkové

mnoZstvi rtuti uvolnéné ze sedimenti a piidy v Americe se pohybuje v rozmezi 10-20 t.rok™.

3.2.2. Vyskyt rtuti na izemi Ceské republiky

V ramci Ceské republiky se vyskytuje cinabarit v lokalitach: Jedovéa hora u Hofovic,
Horni Luby u Chebu, Svata u Berouna, BezdruZice u Marianskych 1azni a Jesenné u Semil.
Zde se zaroven ve velké mite t€zily rudy, na které je rtut’ vazana (Velebil, 2009). Rozsiteni
rtuti do pldy je Uizce spojeno s antropogennimi vlivy, zejména dilni ¢innosti a tavenim rud.
Vyznamnou lokalitou s historickym zabérem v t€chto odvétvich je Piibram. Lokalita Jedova
hora se stala vyznamnym producentem jiz v polovité 18. stoleti, pfi¢emz jeji ziskadvani
pokracovalo az do druhé ptile 19. stoleti. Vedle ptirozené se vyskytujici se formy rtuti ve
formé cinabaritu na tomto uzemi byla zjisténa také mobilni rtut’ v galenitu (PbS) a sfaleritu
(ZnS) (Hojdova a kol., 2011). Dolovani v Hornich Lubech je pokladano za historicky
nejvyznamnéjsi. Cinabarit byl zde dobyvan od poloviny 16. stoleti. Cinabarit byl na misté
taven a byla z n¢j vyrabéna rtut’ (Velebil, 2009). Dalsi vyznamnou lokalitou je Svata u
Berouna, zhruba 50 km jihozdpadné od Prahy. Zde se t¢Zily rudy obsahujici rtut’ od konce 16.
stoleti do druhé poloviny 18. stoleti (Hojdova a kol., 2008).Dolovani v Bezdruzicich a

v Jesenném mélo velice maly, pouze lokalni vyznam (Velebil, 2009).
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3.2.3. Antropogenni emise rtuti

Mnozstvi emisi uvolnénych antropogenni ¢innosti je mnohonasobn¢ vyssi. Pohybuje
se v rozmezi 2 200 — 2 400 t.rok™ Pacyna a kol. (2006). Autofi dale uvadgji, Ze mnozstvi rtuti
uvolnéné antropogenni ¢innosti pro rok 2000 je primérne 2 200t . rok™. Zarover zminuji, ze
nadpolovi¢ni podil na takovém mnozstvi emisi ma spalovani fosilnich paliv, zejména uhli,
které se podili zhruba ze 60%. Celkové mnozstvi emitované rtuti se od roku 1990 nezménilo,
zustava konstantni. Technologie pouzivané ke kontrole siry nebo jejich Castic, odsiieni
koutovych plyni nebo elektrostatické odlucova¢e mohou pomoci se snizenim emisi rtuti do
ovzdusi . V Americe byly sniZzeny emise Vv letech 1990, nebot’ byla zavedena omezeni na
odpad ze zdravotnictvi a spalovani odpadu (Strode a kol., 2009). Zdroje emisi rtuti jsou vice
popséany ve vyspélych zemich Ameriky a Evropy nez v rozvijejicich se statech. DalSim
zdrojem rtuti je dolovani zlata, s touto ¢innosti se do ovzdusi dostane zhruba 450 t . rokt ,
tento udaj je vSak nejisty, starsi studie uvadéji, ze mnozstvi rtuti uvolnéné s touto ¢innosti se
pohybuje kolem hodnoty 800 t . rok™ (Selin, 2009). Pacyna a kol. (2006) predpokladaji, ze
celkové emise rtuti budou v roce 2020 o 20 % vyssi. Streets a kol. (2009) uvadéji, ze v roce
2050 se bude jeji mnozstvi pohybovat v rozmezi 2 390 — 4 860 t. rok™, toto velké rozpéti je

vSak zavislé na socioekonomickém a technologickém vyvoji.

3.2.4. Cirkulace rtuti v atmosféie

Rtut’ je transportovana z pudy do povrchovych vod, odkud se odpaiuje z vody do
vzduchu, ktery ji pfenasi zpét na pidu a cely proces se opakuje. Kone€nym uloZistém rtuti
jsou oceanské sedimenty, které rtut’ uvoliiuji velmi pomalu. Doba jeji Zivotnosti v procesu
atmosféra — ocean, podzemni voda a pfevod do sediment se odhaduje na 3 000 let (Selin,
2009). Volné atomy rtuti (Hg®) se uvoliuji z pady napf. vlivem vodni eroze nebo vstupuji do
atmosféry ve formé pary z vulkanti. Tato ptfirodni zdsoba rtuti neni vSak zdaleka tak podstatna
jako antropogenni vlivy, o kterych se v dneSni dobé domnivadme, Ze tvoii vice neZ polovinu
toho mnozstvi, které koluje ekosystémy (Ontario ministry of the environment a kol., 2003).
Volna rtut’ vstupuje do kolob&hu, kde prochédzi riznymi procesy, které napomahaji k jejimu
dalkovému transportu, nebo naopak k jejimu zachyceni na aktivnim misté, ovlivnéni zivé ¢i
nezivé slozky prirody a vstupuje do potravniho fetézce (Hoserova a kol., 2006). Munthe a kol.
(1998) uvadéji, ze rocné se do atmosféry antropogennimi a ptirodnimi vlivy uvolni celkem

741 000 t.
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Bylo jiz feceno, Ze nejCastéjsi forma rtuti, uvolnéna z pudy, sedimentl a oceanti ale i
spalovanim fosilnich paliv, je elementarni rtut’ Hg® . Antropogenni zdroje viak mohou
emitovat rtut’ jest¢ ve form¢ divalentni, tedy Hg+II . Nicmén¢ elementarni rtut’ je nejhojnéjsi
forma vyskytujici se v atmosféte s globalnim pramérem koncentrace 1,6 — 3 ng.m'3 , Zaroven
m4 atmosférickou Zivotnost 0,5-1 rok (Lin a Pehkonen, 1999). Forma Hg*" je vice rozpustna
ve vodgé, je to tedy forma, kterd do prostiedi vstupuje formou mokré a suché depozice.

Zaroven ma kratsi zivotnost, v atmosféfe zistava v rozmezi dnii az tydnt a jeji koncentrace

nad povrchem Zemé je cca 1 — 100 pg.m™ (Selin, 2009).

3.2.5. Cirkulace rtuti v terestrialnim prostredi

Mokré a suché depozice pfinaseji rtut’ z atmosféry na povrch zemé. Nejvyznaméjsi
forma rtuti ulozena v piidé je Hg™"' . Po jeji depozici se ji &ast okamzité volatilizuje zpét do
atmosféry a Cast zstava v plidnich zasobach, odkud se uvoliuje zpét jen velmi pomalu,
V rozmezi stoleti aZ tisicileti (Selin, 2009). Bylo dokazno, Ze Cerstvé uloZena rtut’ je
dostupnéjsi k redukci a op&tovné emisi ve form& Hg® neZ rtut, ktera se jiZ v prostredi
vyskytovala. Studie déle ukazuji, ze 5 — 60% je emitovano do atmosféry, vyssi procento bylo
zjisténo pro povrchy s vodou, popiipadé snéhem (Hintelmann a kol., 2002). 90% z celkového
mnozstvi uloZeného v plidé je vazano na organickou hmotu, kde se vaze velmi silnymi
vazbami na redukované sirné skupiny. Na zaklad¢ téchto tidaji bylo zjisténo, ze celosvétové
mnozstvi rtuti ulozené v ptidé se pohybuje cca kolem 10° T aze je uloZeno ve svrchnich 15t
centimetrech piidy a ¢innost ¢lov€ka zvysuje jeji obsahy cca o 15 %. Absorbovana rtut’
zastava v pudé, mize byt methylovana nebo se mize ptipojit k odtoku spolu s vodou (Selin,
2009).

Autor dale uvadi, ze rtut, kterd se do pudy ulozila, mize vstupovat do vegetace.
V pozemni vegetaci pochézi rtut’ ulozena v nadzemnich ¢astech rostliny z atmosféry a rtut’

+11

ulozena v kotenech ptichazi z pudy (Obris, 2007). Hg" ' se uklada v listech diky
atmosferickym srazkam a suchym depozicim (Selin, 2009). Lindberg a kol. (1998) uvadéji, ze
celkové mnozZstvi rtuti emitované vegetaci se pohybuje v rozmezi 1400 — 3200 t.rok™. Z pidy
se pak uvolni celkové 2300 t.rok* rozkladem biomasy. Mezi ptidni reduktanty rtuti fadime
zelezo (Fe?*), huminové a fulvo kyseliny (Gabriel a Williamson, 2004). Redukce a
volatilizace miZe byt zavisla na teploté a slune¢nim zateni. V susSich ekosystémech je po

srazkach a zvySeni ptidni vlhkosti zaznamenan zvySeny vypar rtuti (Gustin a Stamenkovic,

2005). Zaroven se rtut’ mize uvolnovat pii spalovani biomasy, kdy emise z takového
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spalovéni predstavuji zhruba 700 t.rok™. Spalovéani a zmény vazané na zm&nu klimatu, jako
jsou naptiklad ztraty raSeliniSt’, mohou byt pfi¢inou vétsi mobility rtuti a jejiho zvySeného

uvoliovani do atmosféry (Selin, 2009).

3.2.6. Cirkulace rtuti ve vodnich ekosystémech

Z dtivodu zaznamenanych otrav methylrtuti po pozieni rybiho masa se stala tato
latka velmi ¢asto zkoumanou a diskutovanou, zejména ve sladkovodnich ekosystémech.
V roce 2006 se v Americe vydalo doporuceni 48 z 50 statim, aby mistni lidé nekonzumovali
rybi maso, kvuli riziku intoxikace methylrtuti (Selin, 2009). Zdroje kontaminace byvaji
nejcasteji bodové, lokalni. Ve vzdalenych mistech vstupuje atmosfericka rtut’ do vody
piimou depozici do jezer a rozvadi se povodim. Vstup rtuti do povodi je vétSinou spolu se
srazkami ve form& Hg*", dale se redukuje na Hg0 a emituje zpét do atmosféry. Jeji mensi
mnozstvi se vSak pfeménuje na methylrtut’, kterd je pro ¢loveéka velmi nebezpecna. Methylace
rtuti je biologicky proces zajistovany specifickymi rody sulfatovych a zelezitych bakterii
(Gilmour a kol., 1998) a vyskytuje se velmi Casto v oblastech moktadi a jezernich sedimentt
(Munthe a kol., 2007). Ve vodnich sedimentech dochazi piisobenim mikroorganismu k
pfeméné frakei anorganické rtuti Hg' na methylrtut’. Obsah siry, organického uhliku a
struktura a sloZeni sedimentu ovliviiuji miru produkce methylrtuti, nebot’ stimuluji aktivitu
mikroorganismi a maji vliv na mnozstvi pfeménéné anorganické rtuti (Selin, 2009).
V ptimotskych sedimentech jsou bakterie redukujici sulfaty hlavni pfi¢inou syntézy
methylrtuti (Gilmour a kol., 1992). Je znama tada faktort, které ovliviwji rychlost syntézy
methylrtuti. Patii mezi n& dodani biologicky dostupné Hg*" a stimulace methylace
mikroorganismy (Selin, 2009). Ekosystémy se s témito zménami V prostiedi vyrovnavaji
rizné rychle, zejména v zévoslosti na typu ekosystému a mnoZstvi srazek. Bylo
experimentalné zjisténo, ze pokles koncentrace rtuti v jezerech byl ze zacatku v horizontu
jednoho roku az ticeti let, zadhy néasledovaly pomalejsi reakce, které se odhadovaly aZ na
staleti. Rychlost reakce v ekosystému na pfisun rtuti byla nejrychlejsi u téch typt, do kterych
se rtut’ dostala spolu s atmosferickymi srazkami, naopak nejpomalejsi tam, kde se rtut’ dostala
spolu s pozemnim tokem fek a potokt a podzemnich vod (Knightes a kol., 2009). Formy rtuti
vyskytujici se v ocednech jsou Hg0 , Hg™"', methylrtut’, dimethylrtut’ a ¢aste¢né i koloidni rtut’
(Mason a Fitzerald, 1993). Celkova koncentrace rtuti se celosvétove lisi, nicméné jeji primér

se odhaduje na 1,9 pmol.I™, nejvyssi mnozstvi bylo zjisténo ve Stredozemnim mofi a to aZ 2,5

v
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v Tichém oceanu (1,2 pmol.I') (Cossa a kol., 1997). Sou¢asné modely ukazuji, Ze
koncentrace ve vétsiné oceanti neni stala diky atmosferickym srazkam a ze se bude v pfistich
dekadach s nejvetsi pravdépodobnosti navySovat (Sunderland a Manson, 2007). Pfeména
rtuti na povrchu ocednt je velmi rychla. Hg+” je ukladana na povrchu ocedni mokrou
depozici, dale miiZe byt pieménéna na Hg®, adsorbovéna na astice nebo methylovéna.
Methylace se objevuje nejéastéji v moiskych sedimentech, Selfovych motich a usti fek. Takto
vytvorena methylrtut’ vstupuje do tél moiskych zivocichti, zejména ryb v riiznych casovych

rozmezich (Selin, 2009). Schematicky tento cyklus znazorfuje obrazek 1.

3.2.7. Rtut’ v pudé

Nezanedbatelné mnozstvi rtuti se do pidy mize dostat prostiednictvim hnojiv,
vapnéni a hnoje, tedy pii zemédé€lskych pracich. Je také tieba upozornit na aplikaci
Cistirenskych kalt obsahujicich rizikové prvky. Mnozstvi kovii pfistupnych rostlindm
z aplikovanych c¢istirenskych kal zavisi na mnozstvi riznych faktort, jako je kationtova
vyménna kapacita, pH ptdy, mnozstvi aplikovaného kalu a druhu rostliny, ke které se aplikuji
(Patra a Sharma, 2000). Dal$im vyznamnym zdrojem rtuti v pad¢ jsou fungicidy, které se
V historii pouZivaly preventivné na mofeni osiva nékterych plodin, nej¢astéji §lo o zrno
pSenice, je¢mene, ovsa, Zita, kukufice, ryZe. Organické formy rtuti vyskytujici se v motidlech
téchto semen byly velmi u¢inné, ale ukazalo se, Ze jsou zdrojem kontaminace pudy, kde se
navazaly zejména na organickou humodzni slozkou. Pouzivani téchto moftidel vedlo azZ
k akumulaci rtuti v ptacich a savcich, ktefi tato semena pojidali, proto bylo pouzivani motidel
obsahujicich rtut’ ve vétsin€ vyspélych zemi zakazano v roce 1960 (Fimreite, 1970). Bylo
zjisténo, ze mnozstvi rtuti se méni s hloubkou odbéru vzorku. Pidy s vysokym obsahem

organické hmoty obsahuji vy$$i mnozstvi tohoto kovu nez Cisté mineralni piady (John a kol.,
1975).
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Obr. 1, Schéma cirkulace rtuti (Selin, 2009).
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3.3.Skodlivost rtuti pro organismy

3.3.1. Skodlivost rtuti pro rostliny

Diky nizké fytotoxicité rtuti jsou informace o jejim vstupu a metabolismu v télech
rostlin znacné omezené. Absorpce organickych i anorganickych forem rostlinami z ptdy je
nizka a spekuluje se, ze existuje bariéra, ktera brani pfemisténi rtuti od kofent k vrcholu
nadzemni ¢asti. Existuji vSak druhy rostlin, naptiklad ryZe, které tento kov absorbuji ve formé
residui fungicidl a nasledné jej vedou aZ do nadzemnich poZzivatelnych ¢asti. Faktory
ovliviiujici absorpci rtuti rostlinou zahrnuji koncentraci kovu v rhizosferni zon¢€, délku
expozice rtuti, obsah organické hmoty v okolni ptidé a sedimentech, kationtovou vyménnou
kapacitu a redox potencial (Cho a Park, 1999). Rostliny mohou ale pfijimat i atmosferickou
rtut’ uvolnénou z riznych zdroji znecisténi folidrné. Kontaminované listy pak po opadu a
rozkladu vytvareji humusovou slozku pidy se zvySenym obsahem tohoto prvku. Nicméné¢ je
jisté, Ze plynné slozky rtuti z atmosféry vyznamné ptispivaji ke zvySeni obsahu tohoto prvku
v plodinach (Mosbaek a kol., 1988). Toto potvrzuje i fakt, Ze byl zaznamenan vyssi obsah
tohoto prvku v plodech rostlin rostoucich v blizkosti industrialnich zon (Wojciechowska-
Mazurek a kol., 1995). Akumulace, toxicita a distribuce rtuti se rozliSuji podle toho, zda byla
rostlina vystavena elementarni rtuti Hg® nadzemni &asti, nebo anorganické Hg®* kofeny.
Elementarni rtut’ absorbovana nadzemni ¢ésti nevykazuje pohyb v rostliné do kotfent, oproti
tomu bylo zjisténo, ze jeji anorganicka forma Hg2+ vykazuje pohyb do nadzemnich ¢asti
z kofenti jiz 10. den po vystaveni rostliny do kontaktu s kontaminovanou zeminou. Rostliny

vystavené kontaminaci rtuti mély pozastaveny rast kofenti i nadzemnich ¢asti, zaroven byla
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zjisténa deformace pletiv. Mechanismus toxicity souvisi s tim, ze kationty rtuti maji vysokou
afinitu k —SH skupin¢ a mohou tak ¢aste¢né naruSovat v podstaté jakykoliv proces v rostling,
kde hraji roli proteiny (Clarkson, 1972). Toxicky vliv mtize byt taktéZ spojen s nespecifickou
inhibici variabilni skupiny vnitrobunénych enzymii a s nékolika specifickymi dychacimi
enzymy obsahujicimi thiolovou skupinu —SH (Patra a kol., 2004). Rtut’ v rostlinném téle zvysi
po kratkodobé expozici hladinu fotosyntetickych pigmenti, zejména chlorofylii a
karotenoida, pti dlouhodobé expozici se naopak jejich obsah rapidné€ snizuje, coz ovliviiuje
svételnou 1 temnostni fazi fotosyntézy, kdy dochazi k inhibici elektronového transportniho
fetézce v ramci tohoto procesu. Rozsah poskozeni a mechanismus naruseni fotosyntetického
aparatu je ovlivnén tim, zda se jedna o podminky in vitro ¢i in vivo, stejné tak jako na stari
zkoumané rostliny (Shaw a Rout, 1998). Bylo zjisténo, ze rtut’ naruSuje vodni kanalky

v membrané bun&k vyssich rostlin. Pii koncentraci >1 mg.I™" urychluje rtut’ peroxidaci lipidi
v membrang, tak narusuje jeji strukturu a zvysuje jeji propustnost. Chloridy rtuti snizuji
hydraulickou vodivost kofenovych bunék a méni tak polarizaci jejtho membranového
potencialu (Zhang a Tyerman, 1999). Po vice nez 60 let probihaji experimenty o studiu efektu
rtuti na genetiku. Jednim z nejvyznamnéjsich objevi je jeji vliv na nastartovani c-mitosy,
ktera vyustila az k tvorbé polyploidnich, aneuploidnich bunék a c-tumort (Patra a kol., 2004).
(Ramel, 1969) popisuje, ze organické formy rtuti jsou 200x vice schopné spustit c-mitosu nez

jeji anorganické formy.

3.3.2. Skodlivost rtuti pro Zivotichy a ¢lovéka

Ionty téZzkych kovil pfichdzeji do organismi zejména dychacim a trdvicim Gstrojim a
kazi. V téle jsou vstiebavany, pronikaji do krve, ktera je rozvadi dale po téle (Kafka a
Puncocharova, 2002). Nebezpe¢i methylrtuti jako jedu bylo popsano roku 1956, kviili masové
otrave touto latkou v oblasti Minamata v Japonsku. Tento pfipad slouzi jako modelovy
ptiklad disledku kontaminace Zivotniho prostredi ¢lovéka timto prvkem. V dubnu roku 1956
byla do nemocnice v Minamat¢ transportovana divka, jejiz mozek vykazoval abnormalni
symptomy, jako je porucha feci, chlize a stav deliria. Behem nasledujicich péti tydnii se stejné
symptomy zacaly objevovat u jeji mladsi sestry a nejblizsich ¢lenti domacnosti (Fusaka a
Nomura, 1998). Mnoho lidi zacalo byt vazné¢ nemocnych nebo zemielo po konzumaci ryb a
musli. Patologické nalezy v centralnim nervovém systému u zvifat a ¢loveéka se projevovaly
jako atrofie a absence zanétlivych zmén. V roce 1959 se na zdklad¢ piredchozich dokumentt o

alkylrtuti dospélo k presvédceni, ze zdrojem otravy je prave tato latka. Zdrojem methylrtuti
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byla chemicka tovarna, ktera pouzivala prave tuto latku k vyrobé plastt (acetaldehydu) a
prave odpady z této tovarny byly ukladany nedaleko plaze v Minamat¢. Methylrtut’ se dale
kumulovala v télech ryb a musli, coz slouzi jako hlavni zdroj potravy mistnich obyvatel.
Podobna tragédie se stala v nedalekém meésté, v Nigaté. Zahy zemiely stovky lidi v€etne déti
a tisicovky vazné onemocnély pravé po kunzumaci kontaminovaného masa. Oficialni
prohlaseni Japonskych utfada bylo, ze pocet lidi postizenych rtuti se pohyboval cca kolem
2 265 a zhruba ptilka z nich zemfela. Toto ¢islo je v Japonsku velmi ¢asto diskutovano a jeden
Z nejnovejsich vyzkumti z Kumamoto University predklada udaj, Ze bylo touto latkou
postizeno 35 000 lidi. Diky této tragédii se bioakumulace rtuti v prostfedi stala velmi
diskutovanym a zkoumanym tématem (Korogi a kol. 1998).

Kocky v Minamaté byly jedny z prvnich, na kom bylo mozné ukézat znamky otravy.
Mistn¢ byla nemoc kocek pojmenovana jako ,,nemoc tan¢icich kocek®, kvlili svalovému tfesu
a kie¢im, které byly vidét pouhym okem. Praveé diky kockam se védci dopracovali az
k zavéru, ze vysoka hladina rtuti v rybach a muslich byla hlavnim divodem zvlastni a
smrtelné nemoci. Nanestésti pro lidi z Minamaty ¢ekala mistni vlada témét deset let, nez
zacala s evidenci a 1ékatskymi posudky a tak nechala desitky lidi trpét zcela zbytecné. Byly
provedeny patficné remediacni kroky k napraveé tizemi, na velkou ¢ast plazi v Minamaté byla
navezena nova ¢ista puda a mistni lidé opét dostali povoleni konzumovat zdejsi ryby (Ontario
ministry of the environment, 2003). Dalsi rozsahla kontaminace rtuti se udala roku 1971
Vv Irdku, kdy bylo 6 500 lidi hospitalizovano a vice nez 400 z nich zemftelo v disledku pozieni
potravy z obilnych zrn, ktera byla osetfovana fungicidy obsahujicimi methylrtut’ (Korogi a
kol. 1998). V jatrech a ledvinach, kde mnozstvi rtuti v dob¢ smrti bylo stale vyssi nez v
mozku, byly patologické zmény spiSe nepatrné a to nejen v lehcich, ale i v zdvaznych
ptipadech. V ledvinach byla prokazana vysoka hladina rtuti v epitelidlnich bunkach sto¢eného
kanalku prvniho fadu (proximalni tubulus), pfestoze zde nebyly napadné patologické zmény.
V jatrech byla rtut’ zaznamenana v hepatocytech a také v Kupfferovych buiikach, ale
poskozeni tkan€ nebylo nijak vyznamné. V ostatnich organech a tkanich byly zmény celkem
nepatrné a zahrnovaly zejména erozivni zanét zazivaciho traktu (dvanacterniku), hypoplazii
kostni diené, atrofii lymfatickych uzlin, ztu¢néni jater a ledvin a zmény bunék
Langerhansovych ostravka pankreatu. V ptipad€ poSkozeni nervového systému bylo
c¢asti byly poskozeny vice nez ostatni. Mozkovy kmen nebyl poskozen v takovém rozsahu a
micha byla poskozena nejméné. Periferni nervstvo pak bylo poskozeno zejména po

dlouhodobé expozici tomuto prvku (Eto a kol., 2010).
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3.4. Remediacni techniky
V dnesni dobg si jiz kazdy uvédomuje potencidlni nebezpeci rtuti na lidské zdravi a
zivotni prostiedi. V posledni dobé se vénovalo mnoho sil na vyvoj nejriznéjsich
remediacnich metod, aby se snizilo mnozstvi rtuti v pidé. Vyvoj remediacnich technologii
probihal jak v laboratornich tak v polnich podminkach. Obecné Ize fici, Ze extrakéni metody
se pouzivaji pfi kontaminaci vy$si nez 260 mg.kg™ a k stabilizaénim postuptim se pistupuje

Vv piipadé, Ze je koncentrace znec€isténi pod touto hranici (Wang a kol., 2012).

3.4.1. Stabilizace/solidifikace
Stabilizace se fadi mezi nedestrukéni metody slouZici k imobilizaci rizikovych

sloZek prostiedi. Solidifikace zahrnuje fyzikalni ukotveni a uzavieni kontaminantu ve
stabilizované vrstvé v pudé. Stabilizace je zalozena na chemickych reakcich mezi
stabilizujicim médiem a kontaminantem, coz ma vést k omezeni jeho mobility (Wang a kol.,
2012). Zminénym stabiliza¢nim médiem mohou byt cement, sulfatova nebo fosfatova pojiva
¢i residua polyestert, v pfipadé rtuti se jako nejCastéjsi pudni ptidavek pouzivaji aktivovany
uhlik (PAC) a zeolit. V obou ptipadech mohou byt pouzity jak in situ, tak ex situ postupy,
nicméné in situ je pouzivan Castéji, nebot’ je energeticky a finan¢né vyhodnéjsi (Zhang a
Bishop, 2002). Autofi ve své praci popisuji pozitivni pisobeni PAC a cementu na stabilizaci
a solidifikaci rtuti ve vzorku odpadu. Rtut’ byla stabilizovana aktivovanym uhlikem, nésledné
smichana s cementem. Vysledky ukézaly, Ze 1 odpady, které vykazovaly mnozstvi rtuti az
1000 mg.kg™, byly takto Gsp&iné stabilizovany. Fuhrmann a kol. (2002) ve své praci popisuji
pouziti SPC (sulfur polymer cement) k stabilizaci rtuti v padé. Vysledky test ukazaly, ze ve
vyluhu po tomto procesu byla téméf 94x nizsi koncentrace rtuti nez ve vzorku analyzovaném
pred touto upravou. Pro Gspésné provedeni stabilizace se ptistoupilo i k pouziti CBPS, tedy
chemicky vazanému fosfatu (Randall a Chattopadhyay, 2010). Pouziti nejriznéjsich piidavku
pudy k podpofe stabilizace a solidifikace mé mnoho pozitiv, zejména jsou finan¢né nenaro¢né
a snadno dostupné. Jsou to vSak metody, které¢ samy o sob¢€ kov z prostiedi definitivné
neodstrani, navysi se mnozstvi odpadu, je nutny budouci monitoring oblasti a v neposledni

fadé neni dostate¢né probadana zivotnost téchto metod (Dermont a kol., 2008).

3.4.2. Imobilizace
Jedna se o in situ metodu, kterd snizuje potencialni toxicitu, mobilitu a rozpustnost

rtuti pomoci pridani stabilizacnich médii do kontaminované zeminy, popiipad¢ odpadu. Rtut’
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se v odpadech vyskytuje v mnoha variantach a chemickych formach, diky ¢emuz je nutno
zvolit vhodny piidni pfidavek pro imobilizaci. Stabilizatory se mohou obecné rozdélit do 3
hlavnich skupin: ligandy obsahujici siru, reduk¢ni ¢inidla, adsorpéni ¢inidla (Bower a kol.,
2008). Ptidani redukované siry ma za ucel vysrazeni ve formeé HgS, kterd je v porovnani

S jinymi formami rtuti poméerné nerozpustna a netékava, tedy potencialné méné Skodliva pro
Zivotni prostedi. Pfidani tohoto &inidla je vhodné pro koncentraci ruti az 2300 mg.kg™.
Vysledky ukézaly snizeni mnoZstvi rtuti ve vyluhu z 1900 pg.L™ na 35 ug.L™* (Piao a Bishop,
2006). Liu a kol., (2008) ve své studii zjistili, ze pfidanim siry se imobilizovalo 78%
vodorozpustné rtuti. Autofi dale uvadéji, ze pouziti FeS imobilizuje rtut’ srazenim a adsorpci.
Dalsi moznosti je naptiklad piidavek dithiokarbamatu (DTC), ktery je pouzivan k stabilizaci
rtuti ve formach HgS, HgCl,, HgO, Hgo, CeHsHgCl, nicméné dalsi testovana ¢inidla jako
polysulfid vapenaty nebo tetrahydidoboritan sodny se pii stabilizaci téchto forem ukéazala jako
neefektivni (Conley a kol., 1999). Dalsim uzivanym materialem je alkalicka struska. Bylo
zjisténo, ze snizuje koncentraci rtuti v prisakové vodé. Jako adsorpéni ¢inidlo byl pouzit
hlinik, ktery pomaha v tvorb& hydroxidd, které adsorbuji volné ionty rtut’ (Quian a kol.,
2003). Vyhody imobilizace jsou, Ze sanovana zéna muiize byt okamzité osazena vegetaci a ze
tyto metody mohou byt prakticky pouzity na velké plochy. Nevyhodou je navySené mnozstvi

materialu a nutnost dlouhodobého zkoumani dané lokality (Zhuang a kol., 2004).

3.4.3. Termalni desorpce

Jedna se o technologii vyuzivajici zahfivani ke zvySeni volatilizace kontaminantt,
které jsou tak ¢aste¢né z piidy odstranény, nedochézi v§ak k spalovani materidlu. Anorganicka
rtut’ se v pudé vyskytuje nejcastéji ve své elementarni forme (Hgo) nebo jako soucast
sloucenin: HgS, HgO, HgCO3. Kdyz okolni teplota vystoupa na 600-800 °C, pfeméni se tyto
slouceniny na plynné a z piidy samovolné tékaji. Byly provedeny experimenty, které ukazaly,
ze se rtut méni v plyn jiz pti 127 — 700 °C (Chang a Yen, 2006). Massacci a kol. (2000)
uvadgji, ze se koncentrace rtuti ve vzorku ptidy po ptsobeni teploty 700 °C po dobu 4 hodin
snizila z 217 mg.kg'1 na 10 ng.g'l. Dale autofi popisuji experiment, kdy se 99% z celkového
mnozstvi rtuti ve vzorku odstranilo po pouhych 20 minutach pfi teploté 460 °C. Tepelné
zpracovani mlize vyrazné zmeénit ptidni vlastnosti, slozeni zne€ist'ujicich slozek, zejména
rizikovych prvki, které mize transformovat. Zahtivani ptidy na teplotu vyssi nez 550 °C
snizilo obsah rtuti ve vzorku z 1320 mg.kg™ na 6 mg.kg™, nicmén& doslo i k prerozdéleni

kovu v pidé obsazenych (Huang a kol., 2011). Autofi zahtivali ptidu 2 hodiny pfi teploté 270
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°C a zjistili, Ze se v piads s piivodni zjisténou koncentraci rtuti v rozmezi 73-132 mg.kg™
snizil jeji obsah o 50-90% S minimalnim dopadem na ziviny v padé obsazené jako jsou dusik,
draslik a fosfor. Jako zdroj energie je pak mozno s vyhodou pouzit solarni energie misto

energie z neobnovitelnych zdroju (Navarro a kol., 2009).

3.4.4. Vymyvani pudy

Jedna se o ex situ metodu, kdy dochézi k separaci kontaminantii z pidy (zejména
kovti a polokovil) diky chemickému vyluhovani, fyzikalnimu odd€lovani jednotlivych ¢astic
¢1 fyzikalné-chemickym separacim. Konkrétni metody vymyvani jsou zavislé na povaze
kontaminantu, kdy pro kovy nachazejici se v iontové formé se pristupuje k chemické extrakci,
oproti tomu kontaminanty vyskytujici se ve form¢ pevnych ¢astic je 1épe sanovat pomoci
fyzikalni separace (Dermont a kol., 2008). Sierra a kol. (2010) ve své praci popisuji tuto
metodu pro Cisténi ptidy kontaminované mechanickou disperzi prachovych ¢éstic
pochdzejicich z dulni vysypky a obsahujicich arsen, olovo, kadmium, nikl, méd’ a rtut’. Autofti
dale popisuji, Ze se metody fyzikalni separace dobte osvédcily pfi ¢isténi primyslovych ptd
obsahujicich rtut’ a arsen. Touto metodou lze kovy permanentné z pidy odstranit a proto je ji
mozno zpét na plivodni izemi dodat. Doba trvani remediace je v porovnani s jinymi
extrakénimi metodami pomérné kratka (Dermont a kol., 2008). Z nevyhod lze vy¢ist velké
mnozstvi vody potiebné k vymyti, v pouzité vodé dochazi k tvorbé chelatu s kovy a
akumulaci jilovych ¢astic a huminovych kyselin, které musi byt z vody odstranény pied jejim

vypusténim do recipientu (Lestan a kol., 2008).

3.4.5. Fytostabilizace
Princip fytostabilizace spociva v pouziti rostlin, zejména jejich kotenil, k omezeni

pohybu rizikovych prvkl vyskytujicich se v jejich té€sné blizkosti. Rostliny vhodné pro
fytostabilizaci by se mély vyznacovat znacnym rustem kofend a nadzemni ¢ast rostliny by
nem¢la byt konzumovana zviraty (Dermont a kol.,2008). V ramci omezeni pohybu rtuti se
jako nejvhodné&jsi osvédéila vrba kosikarska (Salix viminalis), ktera je schopna ve svém
kotfenovém systému akumulovat znacné mnozstvi tohoto kovu a tak redukovat jeho pohyb
v pude (Wang a kol., 2005). Titiz autofi dale uvadeji, ze v ramci omezeni pohybu rtuti v pudé
se zaroven dobie osvédcily druhy kostfava ¢ervena (Festuca rubra), lipnice lu¢ni (Poa
pratensis), kien selsky (Armoracia lapathifolia), slune¢nice topinambur (Helianthus

tuberosus), silenka nadmuta (Silene vulgaris). Vyhodou této metody je jeji nizka nakladnost,

21



Setrnost k Zivotnimu prostfedi a moznost aplikace této metody jako in situ v misté
kontaminace. Nicmén¢ je tato metoda limitovana hloubkou rtstu kotent a jejich pohyb je

nutno monitorovat a snazit se zachovat rist rostlin (Dermont a kol., 2008).

3.4.6. Fytoextrakce

Jedna se o pouziti rostlin k odstranéni kontaminantli z pidy. Ty jsou pomoci kotenti
rostlin pfesunuty do jejich nadzemnich ¢ésti. Kontaminanty jsou timto zpisobem odstranény
z prostiedi, kdyz se nadzemni ¢asti odstrani (Wang a kol., 2012). Zadné rostlinné druhy
nebyly konkrétné identifikovany jako hyperakumulétory rtuti, proto je takova fytoextrakce
malo G¢inna. Z rostlin se zvySenou schopnosti akumulace rtuti uvadéji Moreno-Jimenéz a kol.
(2006) stovik stitnaty (Rumex scutatus ssp. Induratus) a jable¢nik obecny (Marrubium
vulgare), které byly schopny extrahovat rtut’ z ptdy v mnozstvi 122 a 550 mg kg™. Rovnéz
v nékterych zemédé€lskych plodinach byly zaznamenéany zvysené obsahy rtuti, naptiklad u
je¢mene (Hordeum spp.), ¢oc¢ky kuchynské (Lens culinaris), cizrny berani (Cicer arietinum),
lupiny mnoholisté (Lupinus polyphyllus) a a pSenice (Triticum aestivum). U téchto druhd byla
zjisténa akumulace rtuti 18,03 — 32,4 mg.kg™. Autofi viak dale uvadgji, Ze fytoextrakce za

pouziti téchto druhti je neefektivni, protoze vyZaduje dlouhé ¢asové obdobi.

3.4.7. Fytovolatilizace

Tato metoda zahrnuje remediaci skupiny kovil, mezi néz patii i rtut’, které lehce
tékaji nebo tvoii tékavé slouceniny. Kontaminanty jsou vedeny transpira¢nim proudem
xylemem rostlin a v posledni fazi uvolnény bunikami do ovzdusi (Leonard a kol., 1998). Tito
autofi studovali pohyb rtuti mezi buiikou v listu rostliny a okolnim vzduchem a identifikovali
pét rostlinnych druht, které spolehlivé rostly v prostiedi, kde se kontaminace tohoto kovu
pohybovala v rozmezi 450 — 1605 mg.kg™ . Jsou to Feficha Sirolista (Lepidium latifolium),
Pelynék Douglastiv (Artemisia douglasiana), Caulanthus sp., jahodnik obecny (Fragaria
vesca), blahovicnik kulatoplody (Eucalyptus globulus). Fytovolatilizaci spolehlivé asistuji
mikroorganismy, které pomahaji redukovat ionty Hg®* na méng toxickou a vice t&kavou
formu HgO .Timto vSak vznika sekundarni znecisténi prostiedi elementarni rtuti, coz je hlavni

nevyhoda této metody (Fox a kol., 1982).
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3.5. Bioremediace pomoci mikroorganismu
Mikroorganismy si vyvinuly obranné mechanismy, které se v piipad¢ rtuti nazyvaji
mer operony. Tyto struktury jim umoznuji piezit v pfitomnosti iontii a organickych sloucenin
rtuti (Rasmussen a kol., 2008). Vyskytuji se jak u gram pozitivnich tak i u gram negativnich
bakterii a jsou umistény na plasmidech, chromosomech, transpozonech a integronech

(Summers a Silver, 1978).

3.5.1. Systém mer operoni v buiice mikroorganismu
V ptipadé rtuti, stejné jako u dalSich rizikovych prvki, je zakladem bioremediacnich

opatfeni pfeména tohoto prvku na méné toxické slouceniny ¢i vazby (Walsh a kol., 1987).
Remediace rtuti v prostfedi pomoci mikroorganismil je namifena na preménu jejich iontovych
forem na méné¢ toxické za soucasného plisobeni mer operonti. Mer operony se obvykle
skladaji ze strukturdlnich genti zakddovanych ve funkénich proteinech, které mayji
v organismu rizn¢ funkce, naptiklad transport (mer T a mer P), regulaci (mer R a mer D) a
redukci (mer A a mer B). Mezi dal$i pomocné operony fadime téZ mer C a mer F, které jsou
zakotveny v membranovych bilkovinach a pomahaji pii transportu, mer G, ktery zajist'uje
odolnost buiniky proti fenylrtuti a mer E a mer H, které jako dal§i membranové specifické
proteiny pomahaji v transportu rtuti v buice bakterie (Sasaki a kol., 2005). Transkripce

operont je vyvolana pfitomnosti rtuti v butice (Misra, 1992).

Obr. 2. Model rozmisténi mer operont v bufice gram negativni bakterie (Barkay a kol.,2003).
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3.5.2. Detoxikace pomoci mer operoni

Bakterie se obvykle vyznacuji velkou diverzitou ve struktuie mer operont, obecné
vsak existuji zakladni modely rozmisténi operonti v jejich buiice (Obrazek 2), tzv. tizké
spektrum, které se vyznacuje resistenci proti anorganickym forméam rtuti a Siroké spektrum
odolavajici jak anorganickym tak organickym formam tohoto kovu (Barkay a kol., 2003).
Pocatecni vyzkum remediace rtuti pomoci mikroorganismi byl zaméten na redukci
anorganické Hg2+ na mén¢ toxickou, inertni a t€kavou formu Hg0 pomoci systému uzkého
spektra uvnitf bakterialni bunky. Operony v systému Sirokého spektra se sestavaji z gent
vykazujicich dvé hlavni funkce, transport Hg?*do buiiky za u&asti proteini ve kterych se
vyskytuji mer operony P a T a enzymatickou pfeménu Hg®*, zavislou na NADPH, na
elementarni formu Hg® (Silver a Phung, 1996). Studie ukazaly, Ze je mer P dohromady s mer
T vice efektivni v zachyceni a nasledné volatilizaci iontové Hg2+ nez gen mer T samotny.
Transport za¢ina, kdyz se Hg”" zachytne na residuich cysteinu v bilkoving kédované mer P
genem v periplasmu. Z residui cysteinu mer P bilkoviny je iontova forma rtuti pfevedena do
residui cysteinu zabudovanych v membrané, které jsou ulozeny v mer T genu. Odtud je pifimo
pievedena na thiolové skupiny zakédované v mer A genu, zde dojde k redukci Hg?* (Benison
a kol., 2004). Pienos Hg?** z thiolové skupiny na cystein probihd pomoci redoxniho
vyménného mechanismu. V konecné fazi je redukce katalyzovana pomoci FAD (flavin adenin
dinukleotidu) za sou¢asného uvolnéni NADPH (Hajela a kol., 2002). Detoxifikace organické
rtuti vyZaduje jeden krok navic a to odstépeni rtuti od zbytku uhlikatého fetézce pomoci
enzymu kodovanym mer B genem, tzv. lyazou organické rtuti. Tento resistencni systém spada
do tzv. Sirokého spektra a je schopno transformovat jak organickou tak i anorganickou rtut’.
Bakterie si vyvinuly dvouenzymatickou detoxifikacni strategii pro pfeménu organické rtuti na
mén¢ toxické formy a nasledné az na t¢kavou formu Hg0 . V ramci tohoto postupu je prvnim
krokem protolytické §tépeni, které je katalyzované lyasou, ze kterého vznikne iontova rtut’ a
alkylovy zbytek za sou¢asného piisobeni cysteinovych residui (Pitts a Summers, 2002). Lyasa
je podporovana funkci thiold, glutathionu a cysteinu a zaroven je striktn€ inhibovana
dithiolem. V druhém kroku dochazi k redukci anorganické Hg?* na Hg® za soudasné oxidace
koenzymu NADPH (Murtaza a kol., 2002).

3.5.3. Bakterie pouZité pri remediaci
Odstranéni rtuti z kontaminovanych mist je velka vyzva pro nakladani s Zivotnim

prostfedim. Pro remediaci prostfedi byly uzity rizné metody, nejcastéji biosorbenty, které
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jsou vsak velice citlivé na podminky zivotniho prostiedi (Wang a Chen, 2009). Jako
nejvhodnéjsi konvenéni metody se jevi chemické srazeni, koagulace, adsorpce na aktivované
uhli, adsorpce na ptirodni materialy, vymena iontl a reversni osméza. Bioremediacni
techniky zahrnujici pouziti mikroorganismii k odstranéni kontaminantti z prostiedi byly

V posledni dobé¢ intenzivné zkoumany. Mikroorganismy se staly vedle klasickych
konvenénich metod dalsi variantou k omezeni toxicity rtuti z prostiedi. Pro posileni jejich
ucinku byly navrzeny rizné genetické modifikace, jako naptiklad zvySeni poctu
transformovanych bilkovin mer operony (Palmer, 2001). Pouziti bakterii pro ¢isténi Zivotniho
prostiedi se jevi jako velmi vyhodna metoda, nicméné problém je, ze vznika velké mnozstvi
odpadni biomasy obsahujici odstranény kontaminant, jejiz skladovani je zna¢né
problematické. Mikroorganismy, které se uzivaji pfi bioremediaci by mély mit znaéné
vyvinuty mechanismus zabrafujici poSkozeni butiky (Cursino a kol., 2000). Bakterie by
zaroven mély byt schopné kov zpracovavat, coz znamena jeho bioabsorpci, vnitrobunéénou
asimilaci, imobilizaci, tvorbu komplext, srazeni a nakonec jeho opétovné vypusténi do
prostedi. V pfipadé rtuti pak dochazi k tomu, Ze je Hg2+ redukovan na Hg0 (jak bylo vyse
popsano), ktera pak pasivné vytéka pry¢ z buiky bez jakékoliv energetické ztraty (Dash a
Das, 2012). Mikrobialni biomasa tedy funguje jako katalyzator bez akumulace vétsiho
mnozstvi kontaminované biomasy. Tato bioremediacni metoda se jevi jako slibnd, ale byla
zatim testovana jen v laboratornich podminkach. Jako vhodné organismy byly popsany
naptiklad Deinococcus geothermalis, Cupriavidus metallidurans, Enterobacter cloacae,
Alkaligenes faecalis, a Pseudomonas putina, ktery je schopny volatilizovat az 89% rtuti

z okolniho prostiedi (Zhang a kol., 2012; Glick, 2003).
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4. Metodika

4.1.Pudni vzorky a popis lokality

Zemina byla odebrana v blizkosti byvalého mlyna v obci Trhové Dusniky na
Ptibramsku ve dvou fazich, mista odbéru zndzortiuje obrazek 3. Poprvé na jatfe roku 2013,
podruhé v 1ét¢€ téhoz roku. V tomto mlyné se mimo jiné provadélo i mofeni osiva pomoci
chloridu fenylrtutnatého. Moteni bylo zakazano v 80. letech, ale kontaminace zde stale
pretrvava. Pudy v okoli Ptibrami jsou siln¢ kontaminované rizikovymi prvky z riiznych
zdroji, napiiklad hutnictvi, dilni ¢innosti atp. Dilni a hutni ¢innosti v této oblasti maji
soucasn¢ vliv na zastoupeni dalSich prvka v pudé, predevsim As, Cd a Zn. Vysoky obsah
rizikovych prvkl v ptidé€ je umocnén i jejich zvySenym obsahem v geologickém podlozi.
Kromé bezprostiedniho okoli zdroje znecisténi (Kovohuté Piibram, a. s.) se vyskytuje vyssi
koncentrace n¢kterych nezadoucich prvki i v naplaveninach v povodi Litavky, kde byly v
1996; Rieuwerts a Farago, 1996). Zvysené obsahy rtuti v pudach v disledku hutni ¢innosti
byly v této oblasti také zaznamenany, ale tato problematika je zde prozkouméana mnohem
méng intenzivné ve srovnani s ostatnimi uvedenymi prvky (Ettler a kol., 2007). Na tizemi
Ptibramska se nachazeji zejména hlinité az piscité kambizemé, v okoli Litavky potom
fluvizemé. Vzorky byly odebrany v riznych mistech dané lokality v mnozstvi cca 20 kg.
Odebrané zemina byla v laboratornich podminkach piesata ptes sito o velikosti ok 2 mm a

navlh¢ena na 60% maximalni vodni kapacity. Takto upravenou zeminou se plnily rhizoboxy.

Obr. 3, Mapa s misty odbéru.
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4.2.ZaloZeni pokusu

V obou ptipadech bylo sestaveno 6 rhizobox, které byly po dobu tii tydna obaleny
hlinikovou fo6lii a uchovavany pii konstantni teploté cca 21°C. Konstrukce rhizoboxu byla
prevzata od (Wenzel a kol., 2001, obrazek 4). Systém se sklada ze svrchni ptidni ¢asti pro rist
rostlin, kterd ma na svém dné podélnou mezeru, kterou mohou vertikalné prorustat kofeny
rostlin do prithledné akrylové ptidni ¢asti, ke které je z druhé strany pfipojena membrana
zabranujici dalSimu rastu kofenti. Tato membrana ma za ukol separovat kofeny a od
rhizosféry. Jakmile je rhizosferni ¢ast s membranou fixovana, je akrylova kotfenova cast
schopna se horizontaln¢ posunout v zavislosti tlaku zptisobenym rastem kotenti. Takto
vytvofeny tlak mezi akrylovym oknem a membranou je mozné korigovat posuvnym Sroubem,
ktery zaroven poskytuje mechanicky odpor shodny s pfirodnimi podminkami. Tento design
umoznuje oddéleni kofenli samotnych a pidni rhizosferni ¢asti. Zarovei je mozné
monitorovat fotografovanim rust kotent, jejich distribuci a morfologii. Po ukonceni
experimentll, nejCastéji po prirostu kofent §térbinou z vrchni kofenové ¢asti, je mozné
zeminu rozdélit na vrstvy o velikosti <0,5-1mm. Alternativné mize byt ptidni ¢ast vyplnéna
mikroelektrodami méficimi pH a redox potencidl v riznych vzdalenostech od kotent rostlin.
Pidni ¢ast je napojena na zavlazovani pomoci knotd, které jsou na jedné strané ptipevnény do
rhizoboxt a druha je uloZena ve sklenici s vodou. VSechny soucasti rhizoboxu jsou vyrobeny
tak, aby minimalizovaly reakci s kovy a organickymi materialy.

V ramci naSeho pokusu jsme pro monitoring pouzili stejny design rhizoboxt, av§ak
jsme nepouzivali pro monitoring rostliny. Na akrylovou desticku, ktera ptiléha k membrang,
byla aplikovana tenka vrstva agaru, ktera byla nao¢kovana organismy Paenibacillus
alginolyticus, Burkholderia glathei, Burkholderia sp. a Pseudomonas sp. na odborném
pracovisti ekologie na Mikrobiologickém ustavu AV CR. Zvolené organismy byly ziskany
z kontaminované pldy z oblasti Pfibramska a ve srovnani s jinymi vykazovaly nejvyssi
toleranci ke zvySenym obsahiim Hg v piidé. Pokus probihal po dobu 3 mésict pii teploté
20°C, pticemz dolni ¢ast rhizoboxu véetné agarové vrstvy byla zakryta hlinikovou folii. Po
skonceni pokusu byla agarova vrstva odebrana a lyofilizovana, ptida ptiléhajici k membrané
byla roziezana na 6 segmenti o tloust’ce 1 mm pomoci zatizeni, které zkonstruovali Fitz a
kol., (2003). Dale byl odebran reprezentativni vzorek okolni pidy ze svrchni i spodni ¢asti
rhizoboxu. Pfed analyzami byla piida mletim a dikladnym promichanim homogenizovéana a

lyofilizovéna.
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Obr. 4, Schéma a rozméry rhizoboxu dle Wenzel a kol. (2001); 1) horni dil pro rist rostlin; 2)
prahledné akrylové okno; 3) nylonova membrana; 4) rhizosferni padni dil; 5) odjimatelny
nepruhledny kryt transparentniho akrylového okna; 6) zavlazovaci knoty (primér 4 mm); 7)
membranova svorka; 8) svorka na prithledné akrylové okno; 9) nastavitelny sroub k regulaci
Sife mezery pro rust kofenti mezi akrylovym oknem a membréanou; 10) zadni ¢ast spodniho

rhizosferniho komponentu

section A-A T elevation o
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4.3.Metody jednoduché a postupné extrakce

4.3.1. Extrakce kyselinou octovou
Potencialni biologicka dostupnost rtuti z piidy mtize byt stanovena riznymi

extrak¢énimi metodami, které se 1iSi podle uzitého extrakcniho €inidla, jeho koncentrace,
mnozstvi a ¢asu po kterou samotné extrakce probihd, v naSem ptipad¢ byla uzita 0,11 M
CH3;COOH. Pomoci této metody je mozno ur¢it mnozstvi jednotlivych prvkt v ptd¢, jejich
biologickou dostupnost a miru toxicity (Rodrigues a kol., 2010). Pouziti ziedéné CH3COOH
jako extrak¢niho ¢inidla patii mezi metody popisujici ptiblizné sloZeni piidniho roztoku
(Novozamsky a kol., 1993). Bylo navazeno 0,5 g pudniho vzorku, které bylo ptidano k 10 ml
0,11 M CH3COOH, cely vzorek byl takto pies noc protfepavan. V dalsim kroku byly vzorky
po 10 minut centrifugovany na rychlosti 3000 ota¢ek za minutu a uchovany pii 4°C az do

doby méfeni.

4.3.2. Postupna extrakce

Metody postupné extrakce napomahaji k odhadu zastoupeni prvki v jednotlivych
slozkach ptdy a tim 1 k pfibliznému odhadu jejich potencialni uvolnitelnosti do dalSich slozek
zivotniho prostiedi (Bacon a Davison, 2008). Tento postup byl proveden ve spolupraci
s Ustavem chemie Piirodovédecké fakulty Masarykovy univerzity v Brné. Z kazdého vzorku
bylo navaZeno 0,1 g a bylo vyluhovéano v chloroformu, 3 hodiny tfepano a nakonec
centrifugovano. Tento krok byl oznacen jako nulty, v supernatantu byl stanoven obsah Hg a
pevny zbytek byl uzit pro vSechny nasledujici extrakce. Pomér navazka/objem byl stejny pro
vSechny varianty. Nésledoval krok €. 1, s redestilovanou vodou, takto se prokazovala rtut’
uvolnitelnd vodou, krok €. 2 byl proveden s 0,5 M HCI, forma rtuti uvolnitelna v kyselém
prostfedi. Dal$im reaktantem byl 0,2 M KOH, ktery extrahoval rtut’ vdzanou na huminové
latky. 4. reaktantem byla 50% HNOj3 prokazujici elementarni rtut’ a amalgamy, a krok ¢. 5
residualni rtut’ (Bloom a kol., 2003; Boszke a kol., 2008; Coufalik a kol., 2012). Celkovy ¢as

procesu extrakce byl 18 hodin.

4.3.3. Stanoveni obsahu rtuti v pevnych vzorcich a extraktech
Stanoveni celkového obsahu rtuti ve vzorku se v laboratornich podminkach méii na

atomovém absorpénim spektrometru AMA 254 (Advanced Mercury Analyser, LECO model,
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Altec, CR). Vlastni stanoveni probiha nasledovné: Vzorek o znamé navazce (podle povahy
analyzovaného vzorku 50 — 300 mg) ¢i objemu (do 500 pl) se vlozi do spalovaci lodic¢ky a je
zaveden do spalovaci trubice, kde je vysusen a spalen v proudu kysliku. Rozkladné produkty
pak postupuji ptes katalyzator, kde se dokon¢i oxidace a zachyti se nékteré produkty
spalovani, a dale pfes amalgamator, kde se selektivné zachyti rtut’. Rtut’ z amalgamatoru je
uvolnéna kratkodobym ohfevem a je nosnym plynem vedena nejprve do delsi métici kyvety a
poté pies zpozd'ovaci nddobku do kratSi méfici kyvety. Stejné mnozstvi rtuti se tedy méii
dvakrat s odliSnou citlivosti (celkovy dynamicky rozsah se udava v rozmezi 0,05 — 600 ng
Hg) (Synek a kol., 2000). V nasem piipadé jsme navazovali v kazdém opakovani 5 mg
vzorku, nebot’ jsme o¢ekavali extrémné vysoké mnozstvi rtuti. Pocet opakovani méfeni
kazdého vzorku byl 2, pokud byly vysledky vyrazn¢ odlisné, provadélo se 3. kontrolni
meteni. Tento postup byl aplikovan i pro stanoveni obsahu Hg v extraktech ziskamych
metodou postupné extrakce. V ptipadé agaru s nakultivovanymi mikroorganismy bylo
postupovano nasledovné: Veskery agar byl rozpustén v 6 M HCI (tfepacka 250 RPM,

18 hodin) a obsah rtuti méfen v roztoku na AMA-254, n = 3. Pfed méfenim byly roztoky
fedény vodou 2:1. Obsah rtuti v extraktech s pouzitim 0,11 M CH3COOH byl méten metodou
hmotnostni spektrometrie s indukéné vazanym plazmatem (ICP-MS, Agilent 7700x, Agilent
Technologies Inc., USA). Pro vyhodnoceni signalu byl vyuzit izotop Hg(202) a jako interni
standard byl pouZit izotop Pt(195) o koncentraci 10 ug L™ (Sipkova a kol., 2014).
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5. Vysledky a diskuze

5.1. Celkové obsahy Hg a pH pudy ve sledované lokalité

Tab. 1, naméfené pH pudy pii odbéru a celkové obsahy Hg (mg/kg).

vzorek pH Hg
1 5,38+0,01 | 2,11+0,033
2 |3,88+0,00|0,849+0,002
3 7,46+£0,01 | 1,930,014
4 16,00+0,04 | 1,34+0,061
5 16,95+0,02| 1,33+0,046
6 7,334+0,02 | 1,08+0,063
7 6,64+0,01 | 1,43+0,038
8 6,65+0,00 | 1,14+0,023
9 6,63+0,01 | 1,04+0,022
10 |6,67+0,00| 1,56+0,027
11 |7,15+0,02|0,887+0,045
12 |7,09+0,00 | 3,86+0,135
13 |6,15+0,02|0,974+0,012
14 |5,79+0,00| 2,50+0,057
15 16,34+0,00 | 9,76+0,003
16 |7,02+0,02 | 1,10+0,020

Dle vyhlasky Ministerstva zivotniho prostiedi ¢. 13/1994 jsou limitni obsahy rtuti v
pudach 0,8 mg/kg. Je tedy ziejmé, Ze v naSem piipade doslo k ptekroceni tohoto limitu ve
vSech sledovanych odbérovych mistech. V kazdém z mist odbéru bylo zméteno pH,

a to 3,88. Jeho nejvyssi hodnota byla zméfena 7,46 ve 3. misté¢ odberu. Primérné se jeho
hodnota pohybovala kolem 6,46. Ettler a kol., (2007) popisuji, Ze umérné se snizujicim se

pH roste mobilita rizikovych prvki véetné rtuti.
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5.2.0statni prvky

Tab. 2, Pseudocelkové obsahy dal$ich rizikovych prvki na dané lokalité (mg/kg)

As Co Cd Cr Cu Mo | Ni Pb \V Zn

minimum 32,0 | 7,27 | 364 | 197 | 245 | 0,73 | 10,5 | 387 | 36,9 | 224
maximum 864 | 30,6 | 55,7 | 81,8 | 229 |9,54 | 62,7 | 8045 | 193 | 5165
pramar 219 | 18,0 | 20,6 | 438 | 759 | 3,07 | 28,2 | 1947 | 83,8 | 1862
Spicatost 26 |-0,10| 1,05 | 0,23 | 3,77 | 2,00 | 1,59 | 3,33 | 2,77 | 1,02
$ikmost 1,9 | 0,32 | 1,30 | 0,66 | 1,59 | 154 |1,14|1,99 | 156 | 1,21
smérod, odchylka | 246 | 5,61 | 14,53 | 14,9 | 42,9 | 2,22 | 11,7 | 1986 | 35,8 | 1339
median 137 | 17,1 | 17,4 | 39,9 | 67,6 |2,81 | 254 |1309| 76,7 | 1750
MAD" 59,7 | 4,01 | 6,52 | 9,76 | 22,4 | 1,00|7,01| 592 | 19,1 | 698

*median absolutnich odchylek

Tabulka 2 shrnujici pseudocelkové obsahy rizikovych prvkt dokumentuje, Ze dana
lokalita je vyznamné kontaminovéna i dalSimi rizikovymi prvky. Dle vyhlasky Ministerstva
zivotniho prostiedi ¢. 13/1994 jsou limitni obsahy prvkll v ptidach nésledujici: arsen 30,0
mg/kg, kadmium 1,0 mg/kg, kobalt 50 mg/kg, chrom 100 mg/kg, méd’ 100 mg/kg, molybden
5,0 mg/kg, nikl 80 mg/kg, olovo 140 mg/kg, vanad 220 mg/kg, zinek 200 mg/kg. Je tedy
zfejmé, ze pouze v piipadé Co, Cr, Ni a V nedoslo k prekroceni téchto limiti. Extrémné
vysoké hodnoty byly nalezeny zejména v pfipadé Cd, Pb a Zn. Vysledky také i v tomto

pfipad¢ ukazuji znacnou variabilitu obsahtll jednotlivych prvkl na dané lokalité.

Massas a kol., (2013) zkoumali mnozstvi vybranych rizikovych prvki v aluvialnich
piidach v Recku. Mista odbéru vzorkil byla vybrana tak, aby byla riizné vzdalena od moznych
bodl kontaminace. Zaroven se vzorky odebiraly z pid s riznou moznosti vyuziti, tedy ze
zemedelskych stanovist’ a zaroven z pud s jinym nez zemédélskym uréenim. Mnozstvi zinku
se pohybovalo v rozmezi 76,5 — 690,8 mg/kg, primérné mnozstvi olova autofi zjistili jako
129,1 mg/kg, manganu 339,8 mg/kg a zelezo se pohybovalo v rozmezi 7 — 24,5 mg/kg. Autofi
vysledné hodnoty okomentovali jako primérné. Burt a kol. (2014) zkoumali zménu mnozstvi
rizikovych prvkili ve vybranych ¢astech New Yorku v ¢ase. V Roce 1999 bylo na tizemi
Pelhalm Bay a Van Cortland naméfeno mnozstvi kadmia v rozmezi 0,3 — 0,5 mg/kg, olova
131 — 233 mg/kg a zinku 66 — 101 mg/kg. Ve stejnych lokalitach probihalo méteni v roce
2013. Kadmium bylo zméteno v mnozstvi 0,3 — 1 mg/kg, olovo vzrostlo az k horni hranici
483 mg/kg. Mnozstvi zinku se téméf v Case nezmeénilo, pohybovalo se v rozmezi 80 — 104
mg/kg. Nartist mnozstvi olova autofi pfipisuji rozsifeni primyslu v mistech méteni. Lokalita
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Mission — Progresso v Texasu byla zkoumana autory Hanna a Tanguma (2012). Mnozstvi
zméfeného zinku v dané lokalité se napfi¢ ¢tyfmi pudnimi vzorky pohybovalo v rozmezi
59,2-111,2 mg/kg, manganu 257 — 397 mg/kg. Yaylali-Abanuz. (2011) méfili mnozstvi
rizikovych prvkl v pramyslovych lokalitach v Turecku. Autofi naméfili maximalni mnozstvi
kadmia az 176 mg/kg, olova 8469mg/kg a zinku 10 000 mg/kg. Tyto hodnoty se svou
velikosti nejvice blizi ndmi zméfenym hodnotam. Li a kol. (2013) zkoumali ptidu na uzemi se
silnym industridlnim vlivem na riiznych tzemich v severni Cing. Autofi naméfili mnoZstvi
olova v rozmezi 1,90 — 940 mg/kg, zinku 25 — 1140 mg/kg a kadmia 0,01 — 9,64 mg/kg. Sun a
kol. (2010) métili mnozstvi rtuti na izemi mésta Shenyang. Hodnoty olova a zinku se
nachazely pod limitni hranici stanovenou Ministerstvem zivotniho prostiedi ¢. 13/1994.
Oproti témto poznatkiim bylo autory naméteno kadmium az ve vysi 266 mg/kg a to

V industrialni oblasti.

5.3.Celkové a mobilni obsahy rtuti v pudé zavislé na vzdalenosti od agarové vrstvy
Celkové obsahy rtuti v ptidnim vzorku byly v ramci 1. pokusu v mnohem nizsi nez

v pokusu 2. S vyjimkou 1. rhizoboxu, ktery se hodnotové absolutné vymykal, byly hodnoty
zméfeny v rozmezi 0,38 — 3,95 mg/kg. Celkovy obsah rtuti v 2. pokusu byl koncentra¢né
vyrovnany, obecné¢ se zméfila vyssi koncentrace celkové rtuti ve vzorku. Ta se pohybovala
VvV rozmezi 2,5 — 8,74 mg/kg. Rtut’ extrahovana 0,11 M CH3COOH v prvnim pokusu
vykazovala velmi vyrovnané koncentrace ve vSech métenich. Obecné se jeji koncentrace
pohybovala v rozmezi hodnot 5,58 — 33,7 ug/kg, primér v§ech namétenych hodnot je 13,7
ug/kg. Ve druhém opakovani naopak hodnoty vykazovaly vysokou miru variability. V rdmci
jednotlivych vrstev se lisili aZ ve stovkach ug/kg. Skala hodnot zde byla velmi §iroka,
pohybovala se v rozmezi od hodnot pod mezi detekce az do 298 ug/kg. Vysledky
dokumentuji mimofadné velkou variabilitu celkovych i mobilnich obsaht rtuti v ptidach ze
sledované lokality. Vzdjemné porovnani vysledku a jejich jednoznacna interpretace jsou tedy

velmi obtizné.
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5.3.1. Vysledky 1. pokusu

Graf 1, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 1
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Graf 2, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOQOH, rhizobox 2.
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Graf 3, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 3.
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Graf 4, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 4.
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Graf 5, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 5.
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Graf 6, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 6.
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Hodnoty celkové rtuti v 1. rhizoboxu byly zméteny v izkém rozpéti hodnot, 4,51-
10,4 mg/kg. Lze zde sledovat tendenci piibytku koncentrace rtuti smérem do hloubky zeminy
a poté v hornim dilu. Pada, ktera byla po dobu pokusu v tésném kontaktu s mikroorganismy,
jediné misto kontaktu zeminy a okolniho vzduchu, je mozné, Ze se zde koncentrovala rtut’
ptechazejici z ptidy do prostfedi. Hodnoty vymykajici se linearnimu ristu kifivky se nachazi
v hloubce 4,4 a 5,4 cm od agarové vrstvy, kdy koncentrace klesla téméf na nejnizsi hodnotu,
odtud vsak opét strmé pribyva. Opacny vyvojovy trend od kiivky celkovych hodnot rtuti Ize
vypozorovat u rtuti extrahovatelné 0,11 M CH3COOH. Jeji nejvyssi hodnoty se nachazeji
v piimém kontaktu s agarovou vrstvou, smérem do hloubky od zoény kontaktu jeji koncentrace
klesa.

V druhém rhizoboxu lze sledovat podobnou liniovou tendenci jako v ptipad€ prvniho
rhizoboxu. Celkova koncentrace se smérem od inokulovanych mikroorganismi v agarové
vrstvé zvySovala linearné, jeji koncentrace byla vyrazné vyssi v pfipad¢ pidy horniho dilu.
Celkové vsak byly naméfené hodnoty rtuti vyrazné nizsi neZ v ptipad¢ prvniho rhizoboxu,
pohybovaly se v rozmezi 0,4 — 1 mg/kg, coz je az desetkrdt méné. Hodnota extrahovatelné
rtuti kyselinou octovou se pohybovala v rozmezi 5,89 ug/kg (vrstva 5,4) az 18,50 ug/kg
(vrstva 4,4). Zle ftici, Ze tato forma stanoveni rtuti se vyznacuje vysokou nejednoznacnosti a
extrémnosti hodnot.

Celkové hodnoty rtuti se v 3. rhizoboxu pohybovaly v rozmezi 0,55 — 3,95 mg/kg.
Nejniz8i hodnota byla naméfena v hornim dilu, nejvyssi ve vrstvé 6,4 cm od agarové vrstvy
obsahujici mikroorganismy. Jeji koncentrace se sniZzovala od vrstvy 1,4 cm az po 4,4 cm,
odkud opét stoupala. Hodnota extrahovatelné rtuti kyselinou octovou az do vrstvy 4,4 cm od

Kiivka celkovych obsaht rtuti ve 4. rhizoboxu vykazovala vzestupnou tendenci od
spodniho dilu k hornimu, ne vSak rovnomérné. Zaroven dosahovala velmi nizkych hodnot
oproti predchozim métenim. Jeji nejvyssi koncentrace byla zméfena v hloubce 4,4 cm od
agarové vrstvy a to 0,38 mg/kg, nejvyssi pak v hornim dile a to 0,58 mg/kg. Kiivka rtuti
extrahovatelné kyselinou octovou méla opacnou tendenci. I zde bylo jeji koncentrace oproti
pfedchozim méfenim pomérné nizka. Z dosavadnich vysledkil lze usoudit, Ze pokud se
v zemin¢ vyskytuje nizka koncentrace celkové rtuti, je 1 jeji extrahovatelnd koncentrace
kyselinou octovou nizkd a naopak. NejvySsi koncentrace zmeéfené rtuti se vyskytovala

A4

vzdalenosti 4,4 cm, horni dil obsahoval 9,2 ug/kg.

37



V 5. rhizoboxu byla v porovnani s ostatnimi zji§téna pomérné nizka koncentrace z
obou méfeni. Celkova rtut’ méfend na pristroji AMA 254 dosdhla hodnot 0,61 mg/kg ve
vrstveé 4,4 cm od agarové vrstvy az 1,58 mg/kg ve vrstvé 2,4 cm. Hodnota rtuti je ve spodnim
dilu vSak celkové nizsi nez v hornim. Rtut’ extrahovatelna 0,11 M kyselinou octovou se
pohybuje v rozmezi hodnot 5,6 ug/kg ve vrstvé 6,4 cm az po 29,5 ug/kg ve vrstvé 4,4 cm.
Celkové koncentrace rtuti ve vzorku odebraném ze spodniho dilu je vyssi nez v dilu hornim.
Kiivka tedy vykazuje opacnou tendenci nez linie celkové rtuti v rdmci tohoto rhizoboxu.

V 6. rhizoboxu byly zjistény zajimavé vysledky, nebot’ je z grafu patrné, ze celkova
koncentrace zméfené rtuti se ve spodnim a hornim dilu 1i$i pouze v rozmezi setin miligramu.
4,4 cm a to 1,15 mg/kg. Koncentrace rtuti extrahovatelné kyselinou octovou se smérem od
spodniho dilu k hornimu rapidné€ snizuje. Ve spodnim dilu byla jeji koncentrace 33,7 ug/kg,

v

koncentrace uvolnéné rtuti byla mikroorganismy volatilizovana.

5.3.2. Vysledky 2. pokusu

Graf 7, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 1.
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Graf 8, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 2.

[ma/kal Rhizobox 2, 2 pokus [ug/kd]
120,000
7 2
1 / - 100,000
6
5 \/ - 80,000
‘\ \
4 \ \ 60,000
S \ / \ - 40,000
2 \ / \
1 - 20,000
0 . \- — . / . . . \l 0,000
Spodni 1,4 2,4 3,4 4.4 5,4 6,4 Horni
dil Vzdalenost od vrstvy agaru [cm] dil
=o—Celkové obsahy Hg  —#—Extrakce 0,11 M CH3COOH

Graf 9, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 3.
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Graf 10, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 4.
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Graf 11, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 5.
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Graf 12, Celkové obsahy rtuti a mnozstvi rtuti extrahované CH3COOH, rhizobox 6.
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V 1. rhizoboxu byla nejvyssi koncentrace rtuti naméfena v misté kontaktu s agarovou
koncentrace rtuti dosahuje podobnych hodnot jako koncentrace rtuti v 1. pokusu. Vysledky
byly zjistény u extrakce rtuti kyselinou octovou. Ty se ve Ctyfech pfipadech z osmi nachéazely
pod hranici detekce. V kontrastu s tim byla ve vzdalenosti 5,4 cm od agarové vrstvy naméiena
jeji extrémni koncentrace, nejvyssi ze vSech namétenych hodnot v ramci této extrakce.
Hodnoty celkové rtuti v 2. rhizoboxu se pohybuji v rozmezi 4,56 — 7,33 mg/kg. Mezi
vrstvami 1,4 — 5.4 ¢cm se jeji hodnota pohybuje kolem hranice 7 mg/kg. Jak je patrné z linie
grafu, celkové koncentrace rtuti vzristaji smérem od agarové vrstvy do hloubky. Vysledky
extrakce rtuti kyselinou octovou vykazuji zna¢né extrémni hodnoty. Hodnoty péti z osmi
meéteni byly tak nizké, Ze se nachazely pod hranici detekce. Zbylé tfi naopak vykazovaly
velmi extrémni hodnoty. Spodni dil a vrstva v hloubce 6,4 cm doséhly podobnych hodnot
necelych 100 ug/kg. Hodnoty celkové rtuti se ve 3. rhizoboxu pohybovaly v rozmezi 6,33 -
grafu vSak nevykazuje vyrazné rostouci €1 sniZujici tendenci. Extrémnich hodnot dosahuje

rtut’ extrahovatelna kyselinou octovou. Sest z osmi hodnot bylo p#ili§ nizkych, aby byly
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zaznamenany, naopak extrémnich hodnot dosahuji vrstvy 3,4 a horni dil, ty dosahly hodnot az
55 ug/kg. Celkovy obsah rtuti se ve 4. rhizoboxu pohyboval v rozmezi 5,07 mg/kg ve
spodnim dilu az 8 mg/kg ve vrstvé 1,4 cm. Odsud az po horni dil jeji koncentrace kolisa jen
nepatrné. Znacné nejednotny vyvoj meéla oproti celkovému mnozstvi rtuti jeji koncentrace
extrahovana 0,11 M kyselinou octovou. Od spodniho dilu, kde se jeji koncentrace pohybovala
pod hranici detekce, vystoupala na nejvyssi iroven, az na hodnotu 128 ug/kg ve vrstvé 1,4
cm, odkud opét klesla a ve vrstvach 5,4 cm, 6,4 cm a v hornim dilu jeji koncentrace opét byla
tak nizka, ze nebylo mozno ji zméfit. Celkova koncentrace rtuti se v 5. rhizoboxu se
pohybovala v rozmezi hodnot 2,5 mg/kg — 4,24 mg/kg. Lze tvrdit, Ze se koncentrace rtuti
zméfend v dolnim a hornim dilu li$i jen v rozmezi desetin miligramid. Zna¢n¢ variabilni se
jevi koncentrace rtuti extrahovatelna kyselinou octovou. Ta se pohybuje pod mezi hranice
detekce az po 225 ug/kg. Nejvyssi koncentrace byla zaznamenana ve vzdalenosti 6,4 cm od
agarové vrstvy, hodnota pod hranici detekce se nachazela ve spodnim dile a ve vrstvé 4,4 cm.

Kiivka celkové koncentrace rtuti v 6. rhizoboxu vykazuje vzestupnou tendenci
smérem od spodniho dilu k hornimu, vzestup je vSak pozvolny, nenalézaji se zde zadné
extrémni hodnotové vykyvy. Namétené koncentrace se pohybuji v rozmezi hodnot 5,19 —
8,24 mg/kg. Nejnizsi koncentrace byla zmétena ve vrstvé 5,4 cm od agarové vrstvy obsahujici
mikroorganismy, nejvyssi ve vrstvé 3,4 cm od této zony. Koncentrace rtuti extrahovatelna
kyselinou octovou vykazuje taktéZ vzestupnou tendenci, jeji hodnoty jsou vSak znacné
variabilni. Jeji zmétend koncentrace se pohybuje od hodnot pod hranici detekce (spodni dil a
vrstva 5,4 cm) az po horni hranici ve vzdalenosti 6,4 cm 247 ug/kg. Koncentrace rtuti
v hornim dilu je 148 ug/kg, tedy téméf 150x vyssi nez ve spodnim dilu.

Bloom a kol. (2003) meéfili koncentrace rtuti v silné¢ kontaminovanych pidach
industridlnich lokalit. Nejvy$si naméfena koncentrace dosahovala hodnot 73,3 mg/kg, nejnizsi
37,2 ug/kg. Sysalova a kol. (2013) meéfili celkové koncentrace rtuti pomoci pfistroje AMA
254 v antropogenné kontaminovanych pudach. Jeji nejvyssi hodnoty autofi zjistili v Hradci
Kralové na mist¢ byvalé spalovny nebezpe¢ného odpadu a to 24,5 mg/kg, nejnizsi
koncentrace byla zméfena v okoli Ptibrami, 2,11 mg/kg. Fernandez — Martinez a kol. (2006)
métili koncentrace celkové rtuti na uzemi Mieres ve Spanélsku. Nejvyssi hodnota v ramci této
lokality se vySplhala aZ na 29 mg/kg. Yuan a kol. (2010) zkoumali koncentrace rtuti v ptidé
nedaleko elektrarny spalujici uhli. Celkové koncentrace rtuti zméfené v této lokalité je
VvV porovnani s vysledky dalSich autort ptekvapivé nizké, pohybuje se v rozmezi 0,90 — 2,4
ug/kg. Cattani a kol. (2008) uvadéji, ze za neznecisténou zeminu lze oznaclit takovou, kterd

obsahuje maximaln¢ 0,2 mg/kg. Autofi ale nalezli lokalitu, kde bylo naméfeno az 132 mg/kg
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celkové rtuti. Terzano a kol. (2010) zjistovali koncentrace rtuti v ptidé v alkalickém prostiedi,
kdy se pH pohybovalo kolem hodnot 8 — 8,5. Jimi zmétené hodnoty dosahovaly hodnot 240
mg/kg. Tato hodnota se vSak v radmci ostatniho méfeni ukazala jako znacné extrémni, nebot’
se zbylé hodnoty pohybovaly v rozmezi 7,3 — 50 mg/kg. Autofi dale zdiraznili, Zze se
koncentrace rtuti snizuje spolu s rostouci hloubkou odbéru. Vedrina — Dragojevi¢ a kol.
(1997) mefrili koncentrace celkové rtuti ve vybranych sedimentech a ptiidnich vzorcich. Z 12
zkoumanych vzorklti dosahoval nejvyssi koncentrace vzorek s nejnizSim procentudlnim
obsahem vody a to 0,2 mg/kg. Tato hodnota je vSak z vy¢tu zbytku ojedinéla, ostatni hodnoty
se pohybovaly vrozmezi 0,029 — 0,134 mg/kg. Millan a kol. (2005) zkoumali silné
kontaminovanou padu v okoli Amaldénu ve Spanélsku. Oproti vysledkam, které publikovali
Vedrina — Dragojevi¢ a kol. (1997) zde bylo namé&feno vyznamné vyssi koncentrace rtuti. To
se pohybovalo v rozmezi 5 — 1710 mg/kg. Autofi dale uvadéji, ze 50% zkoumanych vzorkt
ptekonalo hranici rtuti 100 mg/kg. Jako ptivod takto masivni kontaminace bylo uvedeno, ze
vzorky byly odebirany z tézebni lokality cinabaritu. Celkové koncentrace rtuti méfili ve
vzorcich pady z byvalé spalovny nebezpeéného odpadu Sipkova a kol. (2014). Zkoumali 10
vzorkd, jejichz koncentrace se pohybovalo vrozmezi hodnot 0,236 — 28,0 mg/kg.
Z naméfenych vysledkl je patrné, ze spolu s nejvy$sim obsahem celkové rtuti se v padé
vyskytuji nejvyssi hodnoty rtuti extrahovatelné 0,11 M CH3COOH. Po této extrakci ji bylo
zméfeno v pudé od 0,34 — 11,3 ug/kg. Koncentrace takto extrahované rtuti bylo zméteno
Yuan a kol. (2010) v rozmezi 0,011 — 0,038 ug/kg. Frohne a Rinklebe (2013) zkoumali
zeminu obsahujici nadlimitni koncentrace rtuti, kde se ale obsahy tohoto prvku pohybovaly
v rozmezi hodnot pod mezi detekce piistroje AMA 254 az po hodnoty 47,8 mg/kg. Tyto
vysledky potvrzuji, Ze antropogenni kontaminace pudy je velmi heterogenni a i na malém
uzemi se pohybuje ve velmi Sirokém rozmezi. Déle je zfejmé, Ze mobilni podily rtuti i v takto

kontaminovanych ptidach jsou velmi nizké.
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5.4.Frakcionace
Souhrnné vysledky stanoveni jednotlivych forem rtuti v rhizosferni ptidé jsou
uvedeny v nasledujicich tabulkach 3 a 4. Analyza byla provedena vzhledem k ¢asové a
materidlni naro¢nosti extrakci jen u 2 z celkovych 6 rhizoboxti V rdmci 2 po sobé

nasledujicich pokusi.

Tab. 3, Vysledky frakcionace — experiment 1, F1: rtut’ uvolnitelna vodou byla ve vSech
piipadech pod mezi detekce stanoveni, F2: rtut’ uvolnitelna v kyselém prosttedi, F3: rtut’
vazana na huminové latky, F4: elementarni rtut’ a amalgamy, F5: sulfid rtutnaty, F6:

rezidualni rtut’, Tpg: celkové mnoZzstvi rtuti v ptidé

Rhizo 2 F2 F3 Fa S F6 Vtezek -Hd
(mg/kg) | (mg/kg) [ (mg/kg) [ (mgrkg) [ (mgrkg) | ¥ (mg/kg)
R2 horni 0,03 0,25 0,08 0,08 001 | 101% | 044
R21,4 (mm)| 0,04 0,28 0,09 0,1 0,02 98% 0,53
R22,4 (mm)| 0,03 0,28 0,11 0,08 0,02 98% 0,53
R23,4 (mm)| 0,03 0,26 0,07 0,1 0,02 90% 0,53
R2 4,4 (mm)| 0,03 0,26 0,08 0,08 0,01 94% 0,5
R254 (mm)| 0,04 0,24 0,1 0,04 0,01 87% 0,48
R26,4 (mm)| 0,04 0,25 0,17 0,18 0,01 91% 0,73
R2 dolni 0,05 0,24 0,08 0,1 0,02 87% 0,57
. F2 F3 F4 F5 F6 T
Rhizo 4 vytézek d
(mg/kg) [ (mg/kg) | (mg/kg) [ (mg/kg) | (mg/kg) | ¥ (mg/kg)
R4 horni 0,04 0,33 0,1 0,05 0,01 98% 0,55
R4 1,4 (mm) | 0,03 0,31 0,12 0,04 0,01 93% 0,56
R4 2,4 (mm)| 0,05 0,32 0,09 0,05 0,01 95% 0,56
R4 3,4 (mm)| 0,05 0,35 0,1 0,06 0,01 93% 0,6
R4 4,4 (mm) | 0,05 0,34 0,1 0,04 0,02 99% 0,56
R454 (mm)| 0,05 0,33 0,11 0,06 0,01 97% 0,58
R4 6,4 (mm)| 0,06 0,3 0,1 0,06 0,01 93% 0,57
R4 dolni 0,05 0,34 0,09 0,05 0,02 98% 0,56

RSD (relativni smérodatna odchylka) byla ve vSech ptipadech nizsi nez 10%.
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Tab. 4, Vysledky frakcionace — experiment 2, F1: rtut’ uvolnitelna vodou byla ve vSech
ptipadech pod mezi detekce stanoveni, F2: rtut’ uvolnitelnd v kyselém prosttedi, F3: rtut’
vazana na huminov¢ latky, F4: elementéarni rtut’ a amalgamy, F5: sulfid rtutnaty, F6:

rezidudlni rtut’, Thg: celkové mnoZstvi rtuti v pidé

Rhizo 3 F2 F3 F4 Fo F6 vytézek Thg
(mg/kg) | (mg/kg) | (mgikg) | (mg/kg) | (mg/kg) | *¥ 2K [(mglkg)
R3 horni 0,175 2,9 2,6 1,47 0,024 101% 7,1
R31,4 (mm) 0,097 3,6 1,93 1,61 0,033 89% 8,2
R324(mm)| - 2,6 2,2 1,97 | 0039 |91,30% | 75
R334 (mm) — 2,7 2,1 1,94 0,05 87,60% 7,8
R3 4,4 (mm) | 0,078 2,4 1,96 1,87 0,063 89,10% 7,2
R35,4 (mm) 0,055 2,5 2,2 2,1 0,081 89,60% 7,8
R3 6,4 (mm) — 2,3 2,2 1,94 0,062 93,60% 7
R3 dolni 0,039 2,3 2,5 1,54 0,107 92,20% 7,1
) F2 F3 F4 F5 Fo6 . Thg
Rhiz0S  mgikg) | (mg/kg) [ (mgkg) | (mgrkg) [ (markg) | ¥4k [tmgikg)
RS5 horni 0,103 2,6 29 0,97 0,024 | 90,40% 7,3
R51,4 (mm) — 3,1 3,2 1,26 0,034 94,30% 8,1
R52,4 (mm) | 0,086 | 2,8 3 145 | 004 | 916 8,1
R534 (mm) 0,037 2,7 3,6 1,33 0,044 |100,70% 7,7
R544(mm)| - 2,6 3,3 151 | 0048 |10020%| 7.5
R55,4 (mm) — 2,4 3,7 1,08 0,052 92,10% 7,9
R56,4 (mm) [ 0,062 2,8 3,8 1,07 0,058 [110,30% 7,1
RS dolni 0,047 24 3,6 1,24 0,098 98,40% 7,6

— pod limitem stanovitelnosti (0,0025 mg/kg)

RSD (relativni smérodatna odchylka) byla ve vSech ptipadech nizsi nez 10%.

V ramci 1. pokusu byly zméfeny niz$i hodnoty rtuti nez v 2. opakovani, nicméné
zastoupeni jednotlivych frakci vykazuje v obou méfenich podobné vysledky. MnozZstvi rtuti
rozpustné ve vodé se pohybuje pod hranici detekce 0,002 mg/kg. Cattani a kol. (2008) oproti
nasim vysledklim naméfili mnozstvi rozpustné rtuti v rozmezi 0,15 — 0,30 mg/kg, coz tvotilo
podil 0,1% z celkového obsahu rtuti ze vzorku. Velmi podobné vysledky zjistili i Reis a kol.
(2010), kdy se tato frakce pohybovala v rozmezi hodnot 0,13 — 0,45 mg/kg (5% z celkového
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obsahu rtuti). Rtut’ uvolnitelna v acidickém prostiedi se nachazi v rozmezi 0,03 — 0,06 mg/kg,
pfi¢emz nejvyssi hodnota byla namétena v hloubce 6,4 mm od povrchu a zaujima cca 10%

z celku. Oproti nasim nizkym vysledkiim naméfili Sipkova a kol. (2014) v ramci této frakce
hodnoty az 2,3 mg/kg, tato frakce vSak dosahovala pouze 8% z celkového obsahu rtuti.

V ramci nasich vysledkt dosahlo absolutné nejvyssi hodnoty z veskerych frakci mnozstvi
rtuti vdzané na humimové kyseliny ve 4. rhizoboxu, kde se pohybovalo v rozmezi 0,3 — 0,35
mg/kg. V 2. rhizoboxu bylo toto naméfené mnozstvi celkoveé nizsi a to od 0,24 — 0,28 mg/kg,
1ze tvrdit, Ze se jednotlivé vysledky liSily jen v fadu desetin. Tyto hodnoty €inily 68%

z celkového obsahu rtuti ve vzorku. V ramci této frakce mame vysledky zna¢né¢ vyrovnané a
nevykazuji vzestupny ¢i sestupny linearni vyvoj. Celkové Ize vSak toto mnozstvi povazovat
za velmi vysoké. Oproti nasim vysledkiim naméfili Coufalik a kol. (2013) mnozstvi rtuti
vazané na huminové kyseliny vyrazné nizsi, 0,042 — 0,28, s klesajici hloubkou od povrchu
klesalo i mnozstvi této frakce v pade¢, jeji nejvyssi mnozstvi bylo zaznamenano do hloubky 12
cm, od této hranice niZe se jen snizovalo. Tato &aste¢né mobilni frakce rtuti ve studii Sipkové
a kol. (2014) tvofila cca 18- 30% z celkového mnozstvi rtuti. Autofi dale uvadéji, ze rtut’
zabudovand do organickych struktur v pad¢ tvofi silné komplexy, v disledku ¢ehoz je
omezené mobilni. MnoZstvi naméfené elementarni rtuti je pomérné€ nizké a pohybuje se

v rozmezi 0,07 — 0,17 mg/kg, toto mnozstvi ¢ini az 23% ze souctu ostatnich frakci. Pavod HgO
lze najit nejcastéji v oblastech silné antropogennich, zejména industrialni ¢innosti (Covelli a
kol. 2009). Obsah elementarni rtuti ve vzorcich byl zjistovan rozdilem celkového mnozstvi
rtuti pted a po termalni desorpci pii 105°C po dobu 48 hodin. Postup je v piipadé této frakce
vhodny diky nizké termalni stabilité elementarni rtuti (Coufalik a kol., 2013). Residudlni rtut’
se v piidé vyskytuje jen ve velmi malém mnozstvi, 0,01 — 0,02 mg/kg. Sipkova a kol. (2014)
uvadéji, ze mnozstvi této frakce v jimi zkoumanych vzorcich bylo do 12%. Autofi dale
uvadgéji, Ze znaéné mnozstvi rtuti je zakotveno v sulfidech. Liu a kol. (2009) ve své praci
popisuji, ze mnozstvi sulfidu rtutnatého v jejich vzorcich je do 10%. Sulfid rtutnaty byl
zjistén ve vys$$im mnozstvi ve 2. rhizoboxu, 0,04 — 0,18 mg/kg, ve 4. rhizoboxu jsou vysledky
velmi vyrovnané, pohybuji se v fadu setin, procentudlné tato frakce zaujima 25 %. U zadné

z frakci ale nebyly pozorovany zmény obsahti Hg v zavislosti na vzdalenosti od agarové
vrstvy. Soucet jednotlivych frakei rtuti, tedy jejich celkové mnozstvi se pohybovalo od 0,44 —
0,73 mg/kg, jedna se tedy o hodnoty nizsi, nez bylo popsano v jinych lokalitach
kontaminovanych antropogennimi zdroji. Zna¢né mnozstvi celkové rtuti namertili Coufalik a
kol. (2013) ve vrstve raseliny v hloubce 12 cm, a to 1,55 mg/kg. V siln¢ kontaminované

tézebni lokalité namétili Covelli a kol. (2009) 101 mg/kg ve vzorcich pudy. Ve Spanélském
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Amaldénu byla namétena hodnota rtuti 2700 mg/kg a ve slovinské Idriji 420 mg/kg. Autoti

vvvvv

postupy ke snizeni této vysoké koncentrace.

5.5. Agary

Tab. 5, Obsahy rtuti v télech mikroorganismi nakultivovanych v agarové vrstve.

Vzorek Hg RSD
# [ma/kg] | [%]

1 0,22 0,5

2 0,18 2,9

3 0,36 1,1

4 0,22 8,4

5 0,11 3,1

6 0,11 2,7
agar | 0,0034 2,1

Obsah rtuti v samotném agaru je v naSem pokusu témét zanedbatelny, 0,0034 mg/kg,
viz. tab 5. Naméfené hodnoty v jednotlivych vzorcich tedy odpovidaji celkovému mnozstvi
rtuti v télech mikroorganismt nakultivovanych na agarovou vrstvu. Vysledky se pohybuji
pouze 0,11 mg/kg, naopak nejvyssi vysledek byl oproti témto 3x vyssi, byl zméfen az na 0,36
mg/kg. Karunasagar a kol. (2003) zkoumali biosorpci Hg®* a CH3Hg" pomoci Aspergillus
niger. Vysledky ukazaly, ze k nejrychlejsi akumulaci obou forem rtuti doslo v prvnich 5
minutach pii pH 7. Celkové mnoZstvi akumulované rtuti v rdmci tohoto pokusu bylo zméteno
v rozmezi hodnot 3,2 — 2,2 mg/g. Autofi dale uvadéji, ze druh Aspergillus niger je schopen
kumulovat obé formy rtuti bez jakychkoli projevil toxicity a zd4d se tedy byt vhodny
pro dekontaminaci materialii obsahujicich rtut. Raetegui a kol. (2010) zkoumali schopnost
druhd Lessonia nigrescens a Lessonia trabeculata odstranovat rtut’ z prostiedi. Zjistili, ze
mikroorganismy jsou schopny sorbovat az 0,335 mg/kg pii neutrdlnim pH. Cim vice se pH
snizovalo, tim se sniZovalo i mnoZzstvi namétfené rtuti v t€lech mikroorganismt. Ve vodnich

ekosystémech Zeroual a kol. (2006) zkoumali sorpci rtuti pomoci mikroorganismt zijicich u
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kofent fasy porostu locikového (Ulva lactuca). Jimi zméfené mnozstvi absorbované rtuti se
pohybovalo v rozmezi hodnot 0,027 — 0,149 mg/kg v rozmezi hodnot pH 2,5 — 7. Penicillium
chrysoporum bylo schopno absorbovat az 0,172 mg/kg rtuti, Chlamydomonas reinhardtii 0,11
mg/kg pii pH 6 (Kacar a kol., 2010). Tyto hodnoty jsou srovnatelné s naSimi vysledky. Grassi
a Netti (2000) zkoumali vyskyt mikroorganismi resistentnich va¢i rtuti v silng
kontaminované lokalit¢ Orbetello Lagoon v Italii. Zmista byly extrahovany rody
Pseudomonas a Bacillus, které byly schopny extrahovat az 75% z celkového mnozstvi rtuti v
pudé. Takovou G¢innost mikroorganismy v naSem pokusu nedosahovaly. Cabral a kol. (2013)
studovali schopnost Pseudomonas putina odstranovat rtut’ z Zivotniho prostfedi. Autofi
zjistili, ze tato bakterie je schopna odstranit primérné¢ 90% methylrtuti. Zaroven bylo zjisténo,
Ze tato bakterie je schopna rtut’ odstraiovat v Sirokém rozpéti pH, od 4 — 8 a teploty 10 — 35
°C. Je tedy ziejmé, ze Pseudomonas putina ma znac¢ny potencial pii remediaci prostiedi.
Schopnost odstraiiovat rtut’ této bakterie zkoumali i Zang a kol. (2012). Pokus byl proveden
v laboratornich podminkach a zkoumal se vliv pH na mnoZstvi odstran&né rtuti. Az 99% Hg?*
bylo ze substratu volatilizovano pti pH 8, spolu se snizujicimi se hodnotami pH se zaroven
sniZzovalo 1 mnoZstvi odstranéné rtuti. Nejniz$i mnozstvi bylo odstranéno pii pH 5 a to 80%.
Celkové vsak 1ze mnoZstvi odstranéné rtuti povazovat za vysoké, podle autort je tedy vhodné
tuto bakterii v ramci remediacnich strategii zapojit. Takeuchi a kol. (2001) ve své praci
popisuji, ze rod Acidithiobacillus ferrooxidans je schopny volatilizovat az 54% z celkového
mnozstvi 7,5 umol/kg. Soucasné s volatilizaci se oxidovalo Fe?" . V tomto piipadé se ukazalo,
ze idedlni pH pro volatilizaci bylo 2,5, coz je v porovnani s jinymi studiemi velmi nizké.
Autofi jako diivod uvadéji, Zze oxidacni systém Acidithiobacillus ferrooxidans nepracoval pii
pH 9 a ze Fe?*, které je nezbytné jako donor elektroni pro redukci Hg2+ bylo pfi tomto pH
rychle oxidovano. Gupta a kol. (2012) studovali schopnost Lysinibacillus fusiformis
transformovat a volatilizovat rtut’ v laboratornich podminkach. Ta se v roztoku vyskytovala
vV mnozstvi 25 mg/L ve formé chloridu rtutnatého, piicemz vice nez 97% bylo v pribé¢hu 96
hodin volatilizovano nebo transformovano, z ¢ehoz 35% bylo odstranéno béhem prvnich 24
hodin. V ¢asovém rozmezi 48 az 96 hodin dochazelo ke zvySené fixaci rtuti do t¢l
mikroorganisml ve form¢ elementarni rtuti, kterd byla pevné vdzana v bunééné membrané.
Nicméné 63% z celkového mnozZstvi bylo rychle vytékano do prostfedi. Deng a Wang (2012)
ve své studii zkoumali tfi druhy bakterii odolnych rtuti. Nejvice resistentni z nich se ukazalo
Pseudomonas sp. To vykazovalo nejvyssi toleranci a zaroven bioakumulaci Hg2+ Vv Sirokém
spektru pH. Organismy tohoto rodu prokazaly dobrou schopnost rezistence i v nasem ptipade¢.

Autofi uvedli, Ze rtut’ se v buiikach uklada v jeji membrané. Francois a kol. (2011) popisuji,
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ze soucasti resistentniho mechanismu mikroorganismi proti rtuti je jeho schopnost rtuti tékat
do prostiedi. Sigh a kol. (2008) zavérem své studie zhodnotili, ze bakterie odolné rtuti jsou
vhodnym nastrojem v bioremediaci diky své jednoduchosti, nizkému mnozstvi sekundarni
kontaminace a Vv porovnani s jinymi remedia¢nimi technologiemi se jedna o pomérné

nendkladnou technologii.
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. Lavér

Soucasna situace kontaminace prostiedi rtuti ovliviluje okolni Zivotni prostfedi a
mnohdy vyzaduje akutni feSeni. Klasické sana¢ni technologie zaujimaji nezastupitelné
misto pii remediaci rtuti, nicméné se soucasnym trendem spole¢nosti chovat se co
mozna nejvice ekologicky k okoli, se stale ¢astéji pristupuje K piirodé neinvazivnim
metodam.

V modelovém pokusu s vyuzitim rhizoboxti byl sledovan pfijem rtuti druhy
Paenibacillus alginolyticus, Burkholderia glathei, a zastupci rodt Burkholderia sp. a
Pseudomonas sp, které byly izolovany z pudy extrémné kontaminované rtuti.

Jako vyhodné se diskutovalo pouzit mikroorganismy ptirozené se vyskytujici v pude
kontaminované rtuti jako jeji akumulétory. Urceni mnozstvi biologicky dostupné rtuti
pro rostliny extrakci 0,11 M CH3COOH vykazuje napii¢ rhizoboxy nejednoznac¢né
vysledky. Podily Hg extrahovatelné timto cCinidlem se pohybovaly v rozmezi od
hodnot pod mezi detekce stanoveni pouzité metody po 5% celkového obsahu. Tyto
vysledky naznacuji potencialni riziko vstupu rtuti do potravnich fetézcu.

Zastoupeni rtuti v jednotlivych slozkach pidy bylo stanoveno pomoci metody
postupné extrakce. Nejvyssi vysledky v ramci frakcionizace byly zjiStény u rtuti
vazané na huminové kyseliny. Ty jsou obsazeny v organické hmot¢, kterd méa v ptdé
vyznamnou konzervaéni funkci, je schopna asistovat pti imobilizaci rizikovych prvki
vcetné rtuti, ¢imz je vysvétlen nejvyssi podil této frakce v nasem vzorku.

Dosavadni vysledky ndm podavali informace o mnozstvi a sloZeni rtuti v ndmi
zkoumané puadé. Pro nas pokus je vSak zasadni informace o mnozstvi rtuti Vv télech
organismi naockovanych v agarové vrstvé. Toto zméfené mnozstvi rtuti bylo zjiSténo
ve vyznamné niz§im mnoZstvi, neZ se vyskytovalo v zeminé. Tento fakt vede
k domnénce, ze mikroorganismy vétsinu rtuti do svych tél neabsorbovaly, nybrz
mohly naleZet k tém mikroorganismtm, které napomahaji k volatilizaci tohoto prvku

v kontaminované pide¢.
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