CESKA ZEMEDELSKA UNIVERZITA V PRAZE

Fakulta Zivotniho prostredi

UNIVERZITA V PRAZE

DIPLOMOVA PRACE

Vliv doby expozice na prijem Cs druhem
Ceratophyllum demersum L.

Effect of exposure time on Cs uptake by Ceratophyllum demersum L.

Vedouci DP: prof. RNDr. Dana Kominkova, Ph.D.

Vypracoval: Jaroslav Vacula

2018



CESKA ZEMEDELSKA UNIVERZITA V PRAZE

Fakulta Zivotniho prostfedi

ZADANI DIPLOMOVE PRACE

Bc. Jaroslav Vacula

Aplikovana ekologie

Nazev prace

Vliv doby expozice na pfijem Cs druhem Ceratophyllum demersum L.

Nazev anglicky

Effect of exposure time on Cs uptake by Ceratophyllum demersum L.

Cile prace
Cilem prace je posoudit vliv délky expozice na pfijem Cs z roztoku druhem Ceratophyllum demersum L.
a posoudit vhodnost druhu pro fytoremediace

Metodika

1) Literarni reserse

2) Sklenikovy experiment

— pfi riizném gradientu Cs a dobé expozice sledovat schopnost rostlin akumulovat Cs
3) Laboratorni ¢ast

- mikrovinny rozklad rostlin

- stanoveni obsahu Cs v biomase

4) Statistické vyhodnoceni dat

5) Vyhodnoceni vhodnosti vybranych rostlin pro fytoremidiace

Oficialni dokument * Ceska zemédélska univerzita v Praze * Kamycka 129, 165 00 Praha 6 - Suchdol



Doporuceny rozsah prace
75

Klicova slova
Cs, akumulace, Ceratophyllum demersum L., fytoremediace

Doporucené zdroje informaci

Anguissola Scotti, I. (1993). Effect of treatment time on the 134Cs and 85Sr concentrations in green bean
plans. Journal of Environmental Radioactivity. 33:183-191

Belli, M., Sansone, U. Ardiani, R., Feoli, E., Scimone, M., Menegon, S., Parente, G. (1995) The effects of
fertilizer applications on 137 CS uptake by different plant species and vegetation types. Journal of
Enviornmental Radioactivity. 27:75-89

Buysse, J., Van de Brande, K. Meckx, R. (1995) The distribution of radiocesium and potasium in spinach
plants grown at different shoot temperature. Journal of Plant Physiology 146:263-267

Piredbéiny termin obhajoby
2017/18 LS - FZP

Vedouci prace
prof. RNDr. Dana Kominkova, Ph.D.

Garantujici pracovisté
Katedra aplikované ekologie

Elektronicky schvaleno dne 8. 11. 2017 Elektronicky schvaleno dne 15. 11. 2017
prof. Ing. Jan Vymazal, CSc. prof. RNDr. Vladimir Bejcek, CSc.
Vedouci katedry Dékan

V Praze dne 15. 03. 2018

Oficialni dokument * Ceska zemédélska univerzita v Praze * Kamycka 129, 165 00 Praha 6 - Suchdol



Prohlaseni:

ProhlaSuji, Ze jsem tuto diplomovou praci vypracoval samostatné. Veskeré
pouzité podklady, ze kterych jsem Cerpal informace, jsou uvedeny v seznamu pouZzité

literatury a citovény v textu.

V Praze dne 16.4.2018 e e e——————

Jméno a pfijmeni studenta



Podékovani

Timto bych rad podékoval pani prof. RNDr. Dané¢ Kominkové, Ph.D. za odborné
vedeni prace, nekoneCnou trpélivost pii opravich mého textu a za rady pfi
zpracovani této prace. Dalsi diky patii RNDr., Mgr. Petru Soudkovi, Ph.D. a jeho
kolegyni Ing. Sarce Petrové Ph.D. za vedeni, rady a pomoc pii prici v laboratofi.
Velké diky patii samoziejmé i Ing. Lucii Souckové za pomoc pii praktické casti
prace. Samoziejmé€ nesmim zapomenout ani na mé kolegyné a kolegy z fakulty
Zivotniho prostiedi, ktefi mi nabidli pomoc pfi myti rostlin nebo se ucastnili myti
valcl na konci experimentli. Nesmim opomenout ani vSechny pfatele, ktefi me pii
psani priace podporovali a omlouvdm se vSem lidem, na které jsem nemél Cas.
Nejvétsi diky patii predev§Sim mym rodicim a pfitelkyni Tin€, bez kterych bych
nebyl schopny studovat, natoZ pak pracovat na diplomové praci. Dékuji, Ze jste mi

byli vzdy oporou nehled¢ na to, co se d€lo.



ABSTRAKT:

Cesium je prvkem pfirozené se vyskytujicim v prostfedi. Jeho radioaktivni
izotopy vznikaji pii jaderném Sté€peni a jsou hrozbou projevujici se v plné mite pii
pokusech termonuklearnich zbrani, havériich jadernych elektraren nebo pfi nehodich

s jadernym odpadem. Obzvlasté nebezpecné jsou P43

Jejich nebezpecnost jak
pro rostliny a Zivocichy, tak i celé ekosystémy, je v tom, Ze mohou ptisobit problémy
po nékolik generaci a byt pienaSeny do potravni sit€. Jednim ze zpisobl vyuzivani
rostlin k odstranéni, transferu nebo imobilizaci kontaminantli v Zivotnim prostfedi
jsou fytoremediace. RiiZkatec ostnity (Ceratophyllum demersum L.) je zcela
ponofend, voln¢ plovouci vodni rostlina s kosmopolitnim rozSitenim kromé
Antarktidy, rostouci v jezerech, rybnicich a pomalu tekoucich tocich. Diky témto
vlastnostem by mohla byt velmi ndpomocna pii remediacich vodnich biotopl
zasazenych Bl¥eg 7 vysledkl experimentu byl zjiStén signifikantni vliv (p < 0,001)
délky expozice na piijem Cs z roztoku. U jednotlivych délek expozice bylo zjisténo,
Ze pri 8 denni expozici bylo procento odstranéni Cs z roztoku 7,59%, u 16 denniho
experimentu 14,22% a 24 denniho 17,76%. Déle bylo zjisténo, ze akumulované
mnoZstvi cesia rostlinami je signifikantné (p < 0,001) zavislé na treatmentu. Byly
nalezeny 1 signifikantni rozdily (p < 0,05) v akumulovanych mnoZstvich mezi

kontrolou a treatmentem 8 mM a také mezi kontrolou a treatmenty (p < 0,001)

16 mM, 32 mM, 48 mM, 64 mM a 80 mM u vSech délek expozice.

Kli¢ova slova: Cs, akumulace, Ceratophyllum demersum L., fytoremediace



ABSTRACT:

Cesium is an element naturally occurring in the environment. However its
radioactive isotopes (**'*’Cs) produced by nuclear fission are a threat to the
biosphere, which is quite clear during experiments with thermonuclear weapons,
nuclear power plant accidents or nuclear waste incidents. The danger to a plants and
animals is not only in toxic effects of cesium itself or in ionizing radiation. These
radionuclides can affected ecosystems by transmission to the food web, causing
problems for several generations. One way of using plants to remove, transfer or
immobilize contaminants in the environment is phytoremediation. Hornwort
(Ceratophyllum demersum L.) is a completely submerged, floating aquatic plant with
cosmopolitan distribution except Antarctica, growing in lakes, ponds, and slowly
flowing streams. Due to these properties, it could be very helpful in remediating

water habitats contaminated by B4137 g,

The results of the experiment revealed
a significant effect (p < 0.001) of exposure time on the Cs uptake from the solution.
For each exposure time it was found that the Cs removal rate was 7.59%, 14.22%
and 17.76% for 8, 16 and 24 days respectively. It was also found that the
accumulated amount of cesium by plants is significantly dependent (p < 0.001) on
treatment. Moreover there was a significant difference (p < 0.05) in accumulated
amounts of Cs between the control and 8 mM treatments at all exposure times.

Significant differences (p < 0.001) was also found between the control and 16 mM,

32 mM, 48 mM, 64 mM and 80 mM treatments at all exposure times.

Keywords: Cs, accumulation, Ceratophyllum demersum L., phytoremediation
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1. Uvod

Radioaktivni isotopy cesia '**Cs a '*’Cs patii mezi b&Zné $t&pné produkty
(Kocherov et al. 1997; Browne et Tuli 2007; Singh et al. 2008). A pfesto, Ze spotieba
cesia (Cs) nevzrustd, ohroZeni Zivotniho prostfedi v souvislosti s izotopy tohoto
prvku stoupa (Butterman et al. 2004). Napiiklad Spojené staty musi v soucasnosti
odstranit vice jak 70 000 metrickych tun jaderného odpadu (NEI 2014). Veskera
nebezpeci spojend s témito odpady meéla byt vyfeSena zavedenim mezinarodné
sdileného geologického ulozisté. VSechny takovéto navrhy se ale setkaly s odporem
vefejnosti a nakonec byly a stile jsou zamitany (Feiveson et al. 2011, World Nuclear
Association 2017). V soucasnosti je odpad skladovan bud’ ve specidlnich bazénech
pro vyhotelé palivo, nebo v sudech, coz je pouze kratkodobé feseni s mnohem vyssi
rizikovosti iniku, ve srovnani s trvalym umisténim pod zemi (Johnson et al. 2017).
S vysokym stafim jadernych elektraren pravdépodobné neporoste jejich bezpecnost
a muZeme se obavat vetsi Sance tnikll nebo zavad. Jen v USA bude mit v roce 2020
polovina jadernych elektraren proSlou provozni licenci, kterd bude prodlouzena
o dalSich 20 let (NEI 2017). V USA byly vypracovany studie, které mély slouZzit pro
pochopeni technickych otazek spojenych s bezpenym dlouhodobym provozem
jadernych elektraren. Vysledkem téchto studii bylo, Ze neexistuji Zadné obecné
technické problémy, které by branily bezpecnému provozu dobte udrZované jaderné
elektrarny béhem druhého obdobi obnoveni licence (EPRI 2014; USDE 2015). Pres
vSechna tato ujiSténi by bylo dobré zachovat jistou davku opatrnosti pii prodluZovani
licenci starym elektrarndm. Jednim z piipadl, ktery by mél pfimét ke zvySené
opatrnosti byla zprava Britské Health and Safety Executive z roku 2009. V této
zprave je uvedeno, Ze jen mezi lety 2001 — 2008 se stalo vice nez 1 750 unikt, zdvad
nebo dalSich udalosti a to jen napfi¢ Britskymi ostrovy (ONR 2009). V souvislosti se
zminénymi uniky nesmi byt opomenuty ty nejrizikovéjs$i udalosti v oblasti jaderné
energetiky a to havérie. Havérie pfedstavuji signifikantni negativni vliv na Zivotni
prostiedi a vefejné zdravi. Je dobré pfipomenout napiiklad jaky dopad mély
katastrofy v britské elektrarn¢ Windscale/Sellafield v roce 1957 (Loutit et al. 1960),
americké Three Mile Island v roce 1979 (Kasl et al. 1981), havarie v Cernobylu
v roce 1986 (Izrael et al. 1996) anebo, doufejme posledni velkd havarie v japonské

Fukusimé v roce 2011 (Mori et Takahashi 2012). Pouze v dusledku Cernobylské
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havéarie byl pocet radionuklidim exponovanych lidi odhadnut na 3 miliardy
(Anspaugh et al. 1988). V souvislosti s t€émito havéariemi byly kontaminovany
rozsédhlé plochy terrestrickych i akvatickych ekosystémi. Kontaminace jakékoliv
lokality je problémem pietrvdvajicim po mnoho generaci pro vSechny Zivé
organismy (Métivier 2002). Havariemi a jejich pfimymi nésledky bylo zasazeno
mnoho jednotlivych organismi ale i jejich populaci. Zaroveii bylo ohroZzeno mnoho
ekosystémovych sluZzeb a soucasné diky bioakumulaci pronikla fada radionuklidt
véetns *Cs do potravnich siti (Wehrden et al. 2012). JelikoZ je cesium schopné
zastoupit draslik v ZivociSnych i v rostlinnych systémech (Collander 1941; Menzel et
Heald 1955; Relman 1956), mtze byt distribuovano do listd, kvéti a plodu rostlin
(Zhu 2000). U savci akumuluji velkd mnoZstvi cesia svaly, srdce, jatra, ledviny,
slezina a plice (Mitchell et al. 1921). Informace o efektech na €lovéka, chronické
a akutni toxicit® *>Cs jsou omezeny (Williams et al. 2004; Melnikov et Zanoni
2010). P¥i expozici organismil *’Cs miZe dojit k chromozomalnim abnormalitim,
akutnimu radiaénimu syndromu a smrti (Fliedner et al. 2001; Williams et al. 2004).
Mezi in situ, pasivni metody vyuZivajici slune¢ni energii, slouZici ke zmirnéni
dopadii kontaminace *'*’Cs z rtznych udalosti jsou fytoremediace. Jedna se
o bezpecné a Setrné metody k odstranéni, transferu nebo imobilizaci kontaminant
zasazenych biotopl (Salt et al. 1998). Ceratophylum demersum L. by mohla byt
ucinnou rostlinou, jelikoz jde o druh kosmopolitni. A ziroven uZiteCnou, hlavné
z divodi nevhodnosti velkého mnozstvi soucasné zkoumanych rostlin, pro

remediace vodnich biotopti zasaZzenych **'*’Cs.

2. Cile prace

V soucasné dob¢ jsou dostupné pouze omezené informace o akumulacnich
schopnostech t€Zkych kovl druhem Ceratophyllum demersum L. A doposud
neexistuji Zzaddné informace o schopnostech akumulace Cs. Tato studie, provedenim
sklenikového experimentu a néaslednym statistickym vyhodnocenim by méla splnit

zadané cile prace:

* Posoudit vliv délky expozice na piijem Cs z roztoku druhem Ceratophyllum
demersum L.

* Posoudit vhodnost druhu Ceratophyllum demersum L. pro fytoremediace.



Posouzeni vhodnosti druhu pro fytoremediace se provede podle charakteristik pro
vhodnost aplikace v terénu, jako jsou klimatické a hydrické podminky pro rast. Déle
podle schopnosti rostliny rist za pfitomnosti kontaminantu a dle produkce vysokého

mnoZstvi biomasy.

3. Literarni reserse

3.1 Cesium

Cesium (caesium) bylo objeveno roku 1860 R. Bunsenem a G. Kirchhoffem
pfi spektroskopii mineralni vody pochazejici z lazeniského mésta Diirkheim. Tento
alkalicky kov s atomovym ¢islem 55 a relativni atomovou hmotnosti 132,90545 nese
chemické oznaceni Cs (Kirchhoff et Bunsen 1861; Weeks 1932; De Laeter et al.
2003). Patii mezi n¢kolik méalo prvki, které taji témét pti pokojové teploté (28,44 °C)
(Lide 2004). Jeho zbarveni je bled¢ zlaté jak v pevném, tak v kapalném skupenstvi,
s nizkou viskozitou kapaliny a nizkou hustotou 1,873 g/cm’ pii 20°C (Addison 1984;
Lide 2004). V roztocich existuje téméf vyhradné jako monovalentni kationt Cs"
(Greenwood et Earnshaw 2012). Je nejvice elektropositivni a aktivni ze vSech kovi,

snadno oxiduje a tvoii silné zasady (Avery 1995).

V pfirodé se nachazi v minerdlech lepidolit a pollucit (hydratovanych
kiemicitanech hliniku a cesia) a dalSich (Kirchhoff et Bunsen 1861; Norton 1973;
Cerny et Simpson 1978). Cesium je v zemské kiife zastoupeno hojnéji neZ né&které
znamé kovy napf. kadmium, cin, wolfram a dokonce je o dva fady CetnéjSi neZ
stifbro a rtut’ (Norton 1973). Nejvetsi svétovy zdroj cesia byl nalezen v Kanadé
u Bernického jezera (Cerny et Simpson 1978). Geologicky priizkum v roce 2014
odhalil z6énu s 390 000 tunami pollucitu (USGS 2014). O rok pozdéji se ovSem
zjistilo, Ze toto pollucitové lozisko neni tak bohaté a novymi priazkumy byl odhad
modifikovan na 120 000 tun (USGS 2015). Stechiometricky obsahu cesia v pollucitu
¢ini 42,6%, nicméné prumérny obsah v dolech u Bernického jezera je pouze 23,3%
(Cerny et Simpson 1978; USGS 2015). Na tizemi Ceské republiky byl pollucit
objeven na Krumlovsku, Jihlavsku a na lokalité u Zd&4ru nad Séazavou (MINDAT

2017). Svétové zasoby cesia nejsou stanoveny, jelikoZ jsou stile nachdzena nova



loZiska pollucitu a navic jsou objevovany nové minerdly obsahujici cesium (USGS

2015).

V pifrods je cesium zastoupeno pouze jednim stabilnim izotopem '**Cs (De
Laeter et al. 2003). Co se tohoto izotopu tyce, vzhledem k jeho pisobeni na
organismy stale chybi udaje o akutni a chronické toxicit€ (Melnikov et Zanoni 2010).
Zbylych 39 umélych izotopt je radioaktivnich (Dayah 2017). Nekteré z izotopt
emituji nizkoenergetické B Géstice jako napiiklad '*Cs s polo¢asem rozpadu
2,3 milionu let (Singh et al. 2008). Jiné jako Bcs emituji Castice y s poloCasem
rozpadu 30,08 let (Browne et Tuli 2007). Velka cast téchto radioizotopi vznika
v jadernych reaktorech absorbovdnim neutront a $t€pnymi reakcemi. Vyznamnymi
$tdpnymi produkty jsou >>'*>1¥Cs, které maji vysoky kumulativni $t&pny vynos (cca
6 — 8%) (Sonzogni 2002; Sonzogni 2004; Browne et Tuli 2007; Singh et al. 2008;
Iwamoto 2011). Mezi nejb&nji 3tépné produkty patfi *'Cs, jehoZ vynos je
piiblizng 6% (Kocherov et al. 1997). I malé mnoZstvi uvolnénych “*'Cs do
prostiedi  predstavuje riziko z hlediska expozice organismti, naruSeni

ekosystémovych sluzeb a pfenosu do potravnich siti (Wehrden et al. 2012). Takovato

rizika mohou nésledn¢€ ovlivnit jednu i vice generaci organismt (Métivier 2002).

Cesium se vyuZziva v mnoha oborech. Napiiklad ve zdravotnictvi,
elektrotechnice, strojirenstvi, ve vojenskych aplikacich, pfi vyzkumné Cinnosti atd.
Vyuziva se pti té€zbé ropy a zemniho plynu, kde se jeho chemicka sloucenina pouZziva
jako vrtaci tekutina (Benton et Turner 2000; Butterman et al. 2004). Hlavni funkci
této kapaliny je znemoZnit proniknuti piirodnich zdroji do vrtu diky
hydrostatickému tlaku (ASME 2005). DalSimi piiklady jsou iontové motory
kosmickych lodi a sond (Sovey et al. 2001; Lide 2004) a v budoucnosti mize byt
soucasti supravodicu (Palstra et al. 1995). Dulezitou roli mé i ve zdravotnictvi, kde
se vyuziva pii skiaskopicko-skiagrafickych a radiologickych vySettenich (Vieux et at.
1994). NemtZeme opomenout ani onkologickou 1é¢bu ve formé radioterapie
a brachyterapie. Napiiklad radioaktivni '*'Cs bylo pouZito v praxi pii po&ateénich
staddiich rakoviny prostaty (Kehwar 2009). Tento zdroj byl dale uplatnén
u karcinomu plic, nitrolebecnich nadordi, zhoubnych nadorG hlavy a krku.
V soucasnosti se vyuziva v monoterapii u gynekologickych recidiv a ocnich
melanomi (ISORAY 2017). K ozafovani zhoubnych nidori se b&Zn& pouzivaji *Co

a 'V'Cs, které emituji y zafeni (Navratil et al. 2005).



3.2 Havirie v Cernobylu

Jaderna elektrarna Cernobyl byla postavena na tzemi byvalého sovétského
svazu, piiblizn¢ 130 km od hlavniho mésta Ukrajiny, Kyjeva, 20 km jizZn€ od hranice
Béloruska (Métivier 2002). V rannich hodinich 26. dubna 1986, t€sné po zahajeni
experimentu zkoumajiciho elektricky vykon elektrarny, doslo k vybuchu atomového
reaktoru typu RBMK-1000 s vykonem 1000 MW ve Ctvrtém bloku, ktery byl
zprovoznén v roce 1983 jako posledni v Cernobylské jaderné elektrarné (Izrael et al.

1996).

V duisledku exploze a nasledného pozéru, ktery trval celkem deset dni, byl
zpusoben tnik velkého mnoZstvi radioizotopi, jako jsou napf. 131132y 134137 0g 18Ry |
132Te, 895r atd., do Zivotniho prosttedi. Je odhadovéano, Ze celkova aktivita uniklého
radioaktivniho materidlu byla v rozmezi hodnot od 9,35x10’petabecquerelii (PBq) do
1,25x10" PBq, coZ je mnohem vice neZ pfi Uniku 0,5 terabecquerelu zpisobeném
nehodou Three Mile Island (USA) v roce 1979 (Mgller et Mousseau 2006). Tim se

stala Cernobylska havarie nejvétsi katastrofou jaderné energetiky do té doby.

Celkova mnoZstvi uniklého '’Cs se odhaduji na 85 PBq. Povétrnostnimi
poméry zptisobené transfery radionuklidil zapiiginily, Ze dzemi kontaminovana ">'Cs
byla z 23,9% na dzemi Ruska, 20% na Ukrajin¢, 33,5% v B¢lorusku a kromé¢ jinych
zemi i 0,09% na tizemi Ceské republiky (Izrael et al. 1996). V Ceské republice doslo
ke kontaminacim 3 400 km® plochy aktivitou 10 — 20 kBg/m* a 360 km® bylo
zasazeno 20 — 37 kBg/m”. Celkova aktivita, kterou byla CR zasaZena, byla 76,5 TBq
(Izrael et al. 1996; Povinec et al. 2013). Kromé& toho byla mé&fitelnd mnoZstvi spadu
radionuklidd zaznamenana i v mnoha dalSich zemich na celém svété (Izrael et al.
1996; Broadway et al. 1988). Dle vysledku pozorovani 2. kvétna 1986 byly vzdusné
masy nesouci radioaktivni izotopy zaznamenany v Pekingu (Shaoyi et al. 1987). Poté
v podvecer 3. kvétna 1986 v japonském mést¢ Kumatori bylo poprvé zjiSténo ve
vzorcich destovych srdaZek zhruba dvacet radionuklidli, z nichZ dominovaly prvky
BT a B43Cs (Imanaka et Koide 1986). 5. kvétna 1986 byla kontaminace také
pfenesena vzduSnymi proudy v detekovatelnych mnozZstvich nad uzemi USA, kde

vzorky vzduchu a srazek, které se odebiraly z celostatni sit€¢ mérnych stanic, ukazaly



zvySené koncentrace radioaktivnich prvkl (Broadway et al. 1988). Radiocesium se
objevilo také v nékolika evropskych vodnich ekosystémech. V sedimentu jezer bylo
homogenné rozprostfeno a objevil se 1 vzdjemny vztah mezi radiocesiem
a minerdlnim sloZenim sedimentii. V roce 1992 bylo v Norsku zji§t€éno, Ze rybi
populace obsahovaly vyssi koncentrace *’Cs neZ je doporugeno pro lidskou spotiebu.
Nicméné pro bentické organismy muiiZze mit zdvazné&jsi nasledky kvili ukladini Cs do

sedimentu (Blakar et al. 1992).

o Lo —_ ¥ 134,137 131
Pti havariich je pozornost vénovana hlavné Cs a

I, jelikoZ nejvice
pfispivaji k expozici populace (Métivier 2002). Anspaugh a kol. (1988) hodnotili
v roce 1988 dopady Cernobylské havirie na zdravi lidi. Pfisli se zavéry, Ze u celkem
800 milion exponovanych lidi bude celkovy pfirtstek rizika nadorového
onemocnéni 97% a celkovy pocet obéti odhadli na 17 400 do roku 2036 (Anspaugh
et al. 1988). Nicméné v roce 2005 vySla zavéreCna zprava z konference IAEA ve
Vidni, ve které se uvadi odhad poctu obéti nizsi a to 10 000 (IAEA 2005). Na druhou

stranu v roce 2006 vysla kriticka studie na zavéry z Videnské konference, kde autofi

Fairlie a Sumner (2006) odhadli pocet obéti v rozmezi 30 — 60 000.

3.3 Havarie ve FukuSimé

Vychodni pobtezi Japonska zasahlo 11. bfezna 2011 ve 14:46 mistniho ¢asu
zemétieseni o sile 9 stupni Richterovy Skaly, tudiZz jedno z péti nejsilnéjsich
zemétieseni v modernich dé&jinach. Zaroven bylo nejsiln€Sim zemétiesenim
zaznamenanym v Japonsku (METI 2011). Epicentrum se nachédzelo nedaleko ostrova
Honstu a vzdalenostn€ pouze 177 km od Dai-ichi JE FukuSima a 373 km od Tokia
(USGS 2011). Hodinu po zemétreseni nésledovala vlna tsunami. Byly preruSeny
dodavky elektrické energie. Doslo k automatickému odstaveni blokii a energie pro
chlazeni musela byt obstardna dvéma zaloZnimi dieselovymi generdtory. Kvuli
zaplaveni 15 metrovou vlnou tsunami bylo znemoZnéno udrzovat spravné funkce
chlazeni a cirkulace vody v reaktoru (Povinec et al. 2013). Z té€chto pfi¢in 12. bfezna
3:36 mistniho Casu nastala exploze vodiku v servisnim podlazi nad prvnim blokem
(TEPCO 2011; IRSN 2012). 15. bfezna v 6:10 nasledovala nova exploze, tentokrat

z druhého bloku, pfi¢emZz doslo k uniku radioaktivnich plynt, aerosolti, velice



jemnych pevnych c¢éastecek a radioaktivni vody do prostiedi (IRSN 2012). Podle
dostupnych zdroji byla v 9:00 ekvivalentni davka ionizujiciho zafeni 12 mSv/h
v misté exploze (obr. €. 1) (Povinec et al. 2013). Podle zdroji Tokijské elektrarenské
spole¢nosti z roku 2012 bylo do ovzdusi vypusténo 500 PBq vzacnych plynt, 500
PBq "'I, 10 PBq "**Cs a 10 PBq *’Cs (TEPCO 2012). Japonsk4 vlada klasifikovala
tuto nehodu ¢islem 7 na mezinarodni stupnici zdvaZnosti jadernych udalosti (METI
2011). Tim se dostala na nejvyssi stupef stejn& jako havarie v Cernobylu. A podobné
jako u havérie v Cernobylu se radioaktivni spad pienasel na velké vzdalenosti a byl
zaznamenan v USA (Leon et al. 2011), na Islandu, ve Skandinavii a dalSich
evropskych zemi, véetné Ceské republiky (Masson et al. 2011, SURO 2015).
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Obr. ¢. 1 Mapovdni kumulativnich ddvek behem brezna 2011 (METI 2011).

Endo a kol. (2012) provedli 15. — 30. bfezna 2011 fadu méfeni koncentraci
aktivit v padé ve vzdélenosti od 20 do 40 km od Dai-ichi FukuSima. Nejvys$si
koncentrace y-emitujicich radionuklidd ve vzorcich byly 2,38 MBg/kg "', 1,33
MBg/kg "1, 1,43 MBg/kg '*°Te, 0,186 MBq/kg **Cs, 0,04 MBg/kg *°Cs a 0,193
MBg/kg Cs (Endo et al. 2012). Ve stejnych vzdalenostech 20. — 26. bfezna byla
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monitorovana i radioaktivita travnich porostl, coz bylo dulezité pro posouzeni
kontaminace zeleniny a krmiv. Podle vysledkt MEXT byly maximalni koncentrace
s a P'T ve vzorcich travy 2,65 a 3,87 MBg/kg. Naméfené hodnoty byly ziskany
po desti ve vesnici Yagisawa (MEXT, 2012a; MEXT, 2012b ; MEXT, 2012c).
V prefektufe FukuSima probéhl i monitoring kontaminace vodnich ploch a toka od
24. - 29. kvétna 2011. Tehdy japonské ministerstvo Zivotniho prostiedi nedetekovalo
ani v jednom ze vzorkl radionuklidy. Na druhou stranu radiocesium bylo nalezeno
ve vsech vzorcich fi¢nich sedimentl v rozsahu 51 — 16 000 Bg/kg suché hmotnosti.
V zéti 2011 se koncentrace v ficnim sedimentu pohybovaly od 43 — 24 000 Bg/kg
suché hmotnosti (Povinec et al. 2013). Velké mnoZstvi radioaktivnich latek bylo
vypusténo do Tichého oceédnu, presnéji 10 PquI, 3,5 PBq134Cs a 3,6 PquCs
(TEPCO 2012). 6. dubna 2011 byla provedena meéfeni stanovujici mnoZstvi
unikajicich radionuklidd do mote. Namétené hodnoty v 50 kilometrové vzdalenosti
od Dai-ichi Fuku§ima byly znatn& vysoké s maximem 68 MBg/m’ pro '*'Cs.
Problém zneciSténi ocednu bude pietrvavat patrné¢ 30 — 100 let kvili dlouhému
poloc¢asu rozpadu Bcs uklidajiciho se v sedimentech (Buesseler et al. 2011). Uz
v ¢ervnu 2011 byla uspofdddna mezinidrodni expedice pro meéteni radioaktivity
v mofském prostiedi. Vysledky koncentrace radionuklidd v biot& pro **Cs a '*'Cs se
v suSiné mezopelagickych ryb pohybovaly 4,9 — 15.8 Bq/kg a 3,3 — 14,8 Bqg/kg
(Buesseler et al. 2012).

Jesté po Sesti letech od jaderné havarie ve FukuSimé dochdzi v primérni
uzaviraci nadob¢ k tnikiim vysokych davek radiace (IAEA 2017). Priméarni uzaviraci
nadoba je bezpe€nostni stavba, kterd v piipad¢ havarie uzavira jaderny reaktor a dalsi
komponenty (Toshiba 2017). 26. ledna 2017 se dalkové fizeny robot pokousel
zdokumentovat situaci v primarni uzaviraci nddobg, aby bylo mozné pokrocit
s odstranénim sutin a paliva. Kromé& digitalnich fotografii byla i odhadnuta mira
radiace na né¢kolik stovek Sievertdl za hodinu. Tento odhad ptekrocil vSechna
dosavadni méfeni a pfibliZil se k hodnotim naméfenym v minulosti (IAEA 2017).
Pro predstavu LD50/30 (do tficeti dni) se pohybuje v rozmezi 4 az 5 Sieverti, pokud
byla davka obdrZena za velmi kratky Casovy interval (USNRC 2017). O ¢tyfi dny
pozdéji 30. ledna byla mira radiace odhadnuta na pfiblizné 530 Sv/h a 9. dnora

dokonce na 650 Sv/h (IAEA 2017).



3.4 Vliv na verejné zdravi

O vlivu na vefejné zdravi pti expozici stabilnim cesiem jsou k dispozici jen
omezené informace, obvzlast€ pokud se jednd o akutni a chronickou toxicitu
(Williams et al. 2004). Studie na zvitatech naznacuji, Ze cesium ma toxicitu relativné
nizkou. Akutni ordlni hodnoty LD50 u potkanti a mysi se pohybuji od 800 do 2 000
mg Cs/kg, pficemz CsOH je toxi¢téjsi neZ Csl nebo CsCl (Ghosh et al. 1990). Ve
studii, kterou provedl Mitchell a kol. (1921), byly pozorovany vysoké koncentrace
Cs ve svalech, srdci, jatrech, ledvinich, sleziné a plicich krys. Ty poZivaly jen
syntetickou stravu po dobu 10 — 17 dni obsahujici pouze Cs, které nahrazovalo K.
Krysy posly v intervalu 10 — 17 dni na tetanickou kie¢. Neulieb v roce 1984 proved]
sam na sobé& pokus, pfi kterém piijal béhem ranniho a vecerniho jidla 34 mg Cs/kg
v potravé v podobé CsCl. Experiment probihal po dobu 36 dni. Byly zaznamenany
zvySend chut k jidlu, nevolnost a prijem. DalSim projevem byly i patrné
neurologické zmény b&hem 15 minut od podani CsCl, projevujici se jemnym
brnénim v koncetinach a oblastech rtl a tvafi (Neulieb 1984). Syndrom dlouhého QT
(jde o zpozdénou ventrikularni repolarizaci srdce) a s tim souvisejici srdecni arytmie
byly popsidny u pacientll, ktefi poZivali CsCl jako soucast homeopatickych 1ékii
(Bangh et al. 2001, Harik et al. 2002, Saliba et al. 2001) a jak uvadi Melnikov
a Zanoni (2010), v takovém piipadé¢ miiZze hrozit i akutni zastava srdce. Pfi poziti
homeopatickych 1€ki bylo také pozorovdno parenchematické zeslabeni mozku
u koncentraci prekracujici 195 000 krat béZzné hodnoty (Khangure et at. 2013).
Ghosh a kol. (1991) zjistili, Ze jednordzové ordlni davky CsCl od 125 — 500 mg/kg
podavané mySim samicim, vedou k signifikantnimu zvySeni chromozomalnich zlomt

v bunkach kostni dfen€.

Radioaktivni izotopy cesia predstavuji vétSi zdravotni rizika nez cs
vzhledem k neZddoucim uc¢inktim B a y zéfeni, nikoli cesia samotného (Williams et al.
2004). Nepiiznivé neurologické, vyvojové, reprodukcni, genotoxické a rakovinové
ucinky byly pozorovany ve studiich na zvitatech. Pendic a Milivojevic (1966)
pozorovali dermalni absorpci, kterou prokazovaly stopy ¥7Cs v krvi nékolik minut
po aplikaci B7CsCl, ale nebyly nalezeny zZadné tdaje o relevantnim mnoZstvi a mife
absorpce. ZhorSend motorickd aktivita, sniZend tloustka kortikdlnich vrstev mozku

byla pozorovéana po narozeni krys, které byly kratce vystaveny in utero po dobu 4,9



minuty zdroji *’Cs a celkové davce 4 Gy, kde nejzraniteln&jsi vyvojové obdobi bylo
pozorovano v obdobi 14 — 15 gestacnich dnti (Norton et Kimler 1987; Norton et
Kimler 1988). Podobné vysledky zaznamenali i Minamisawa a kol. (1990, 1992)
kdyZ popsali zvySené agresivni chovani po narozeni krys, sniZzeni hmotnosti téla
06— 16% a mozku o 9% pfi davkach 1 — 3 Gy ve 14. gestatnim dnu. Saad a kol.
v letech 1991 a 1994 potvrdili, Ze nepiiznivé vyvojové ucinky u plodi potkant
ozafovanych ve 12. gestacni den zahrnuly: sniZenou velikost vrhu, mensi velikost
hlavy. Navic pfisli se zjiSt€énim, Ze dochézelo k retardované odontogenezi (proces
tvorby zubu) a roz§tépu patra pti vySetfeni v 18. gestatnim dnu (Saad et al. 1991,
1994). Signifikantni zvySeni rychlosti tvorby mikronuklei bylo pozorovano
v krvinkéch jinych fetilnich potkant po ozéfeni biezich samic pfes uzavieny zdroj
B7Cs ve 14. gestaCni den (Koshimoto et al. 1994). Vyrazn¢ sniZena plodnost (véetné
docasné sterility) byla hla§ena u mysich samci vystavenych externimu zdroji *’Cs
23 hodin denné¢ po 19,5 dni, pii davkdch 0,675 mGy/h. ZvysSena frekvence
dominantnich smrtelnych mutaci byla také signalizovana zvySenim pokopulaéni
embryondlni mortality (Ramaiya et al. 1994). ZvySeni celoZivotniho rizika nadort
prsnich Zlaz bylo pozorovano u samic potkand, které byly vystaveny ve véku 8 — 36
tydnii jednotné davce radiace s celotélni expozici ze zdroje '*'Cs (Bartstra et al.
1998). Ozafovani v 64 tydnech vSak pfineslo méné¢ karcinomli neZ
u neexponovanych kontrol. Nikula a kol. (1995) provedli pokus, kdy intravendzné
vpichli 54 pstim roztok s *’CsCl v prim&mém mnoZstvi po&atetni télesné zatdze
71,7 — 141 MBq/kg. U piezivsich pst byly pozorovany efekty jako trvalé poskozeni
zarodeCného epitelu a azoospermie (pii absorbované davce 7,42 — 16,40 Gy), tezké
potlaceni funce kostni dien¢ (7 — 24 Gy) a ruzné typy zhoubnych novotvarii
a vzrustani frekvence jejich vyskytu vzhledem k velikosti davky. Do 52 dna poslo
23 pst s pocatecni celotélovou davkou v rozmezi 64 — 162 MBq/kg (Nikula et al.
1995).

Brandao-Mello a kol. (1991) shrnuli dalsi tidaje o plisobeni radioizotopil cesia
po nehodg s radioaktivnim nemocniénim odpadem ve mésté Goiania v Brazilii. Rada
jedincii byla dermalné a ordlné exponovéna otevienému zdroji s, vykazovala
klasické pfiznaky akutniho radiaénitho syndromu vcetné zvraceni, prijmu
a nevolnosti, stejné jako kozni 1éze zptisobené radiacnimi popéleninami, orofacialni

1éze, poSkozeni zraku, hematologické ucinky (aplasie kostni dieng, leukopenie,
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trombocytopenie, lymfopenie, neutropenie), mirné zvySeni nékterych enzymut
v jatrech, sniZzeny pocet spermii a umrti (ve 4 ptipadech, pfipisovanych infekcim
vyplyvajicim ze sniZeni imunitniho systému) (Brandao-Mello et al. 1991; Gomes et
al. 1990). 237 umrti na akutni radiacni syndrom bylo oficidlné nahlaSeno i po havérii
jaderné elektrarny v Cernobylu (Belyi et al. 2013). Jak uvadi Hall a Giaccia (2006)
nebo Cox a Ang (2010) celotélni iradiacni LDsy odpovida 3 — 4 Gy a pfi absorpci
davky 100 Gy by znamenala 100% Sanci umrti béhem hodin od expozice na

neurovaskularni syndrom (Finch 1987).

3.5 Vliv na kondici rostlin

Vyzkumy rostlinné toxicity stabilniho cesia zapoc¢aly uZ na pielomu 19. a 20.
stoleti (Hasselbring 1907). V soucasné dobé se poklada za charakteristické pfiznaky
cesiové toxicity velkd abundance adventivnich kofenti, abnormalni vyvoje casti
rostlin, sniZeni suSiny, sniZeni obsahu chlorofyli a karotenoidl a nekrézy riznych
¢asti rostliny nebo draslikovym vyhladovénim (Cline et Hungate 1960; Kordan 1987;
Shalygo et al. 1997; Hampton et al. 2004). Ptesto, alespon jak zjistil Hampton a kol.
(2004), toxicita Cs u Arabidopsis nebyla zplisobena pouze draslikovym
vyhladovénim. U radiocesia je toxicita v Zivych organismech zptisobena radiaci
vy ionizujictho zéafeni emitovaného z externich zdrojii jako vzuch, voda a pulda.

Popiipadé jeho rozpadovymi produkty jako "’

Ba. B subatomarni Castice ptisobi
hlavné po zaclenéni do organismtii (UNSCEAR 2000). Nicméné¢, jak uvadi Burger

a Lichtscheidl (2018), stale existuje malo dat o odpovédich vegetace na radiocesium.

Draslik je esencidlnim makronutrientem potiebnym v rostlinnych buiikach
k aktivaci enzymd, stabilizaci proteini a nukleotidové struktury. Potfebna
koncentrace v cytoplazmé pro vSechny tyto funkce se pohybuje od 100 do 150 mM
(Leigh et Wyn Jones 1984; Marschner 2011). Kationt Cs vykazuje téméf identické
vlastnosti jako kationt K (Avery 1995). Proto miZe Cs' inhibitovat K* kanaly
v plasmatické membrané a soupefit o vazebna mista v proteinech (White et Broadley
2000). Vzhledem k tomu, Ze koncentrace drasliku jsou v pidnim roztoku b&Zné
pfitomny v milimolarnim rozpéti (Marschner 2011) a Cs je béZné ve velmi nizkych

mikromolarnich koncentracich (White et Broadley 2000), je velmi nepravdépodobné,
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aby se toxicita cesia projevila u vétSiny piirodnich prostiedi (Hampton et al. 2004).
Diky kompetici mezi t€émito dvéma kationty miZe dojit k projeviim toxickych efekta.
Uz v roce 1960 Cline a Hungate zjistili, Ze toxické efekty cesia se jednoznacné
projevily sniZenou suSinou, Zloutnutim listd a abnormalnim rdstem kofenli pfi
koncentracich roztoku s 0,2 mM Cs" a 0,07 mM K". Jak uvadi White a Broadley
(2000), cesium neni pro rostliny toxické do externich koncentraci roztoku
obsahujicim 0,2 mM Cs", piesto tento limit kriticky z4visi na koncentraci dalSich
iontl. Rist a metabolismus mnohych rostlin, jak uvadi Bystrzejewska-Piotrowska
a Urban (2003), je inhibitovano koncentraci bliZici se 0,3 mM Cs" v rhizosféfe. Prvni
reakce rostlin pod vlivem koncentraci jak '*>Cs tak i '*'Cs se projevuje zavirdnim
priducht a sniZzenim transpira¢niho procesu, stejn¢ jako snizenim trovné hydratace
v rostlinnych pletivech (Bystrzejewska-Piotrowska et Urban 2003; Bystrzejewska-
Piotrowska et al. 2004). Méfeni vymény plyni na druhu Lepidium sativum ukazalo
velmi snizené odpory praduchii pod cesiovym stresem. Po 5 dnech rastu v médiu
obsahujicim CsCl a vystavené svételnému zafeni 220 pmol/m/s, se odpor priducht
pohyboval pouze okolo 50%, nez u rostlin rostoucich v mediu obsahujicim KCl
(Bystrzejewska-Piotrowska et Urban 2003). Shalygo a kolektiv (1997) zaznamenaly
dal3i dilezity projev toxicity Cs’. P¥i experimentech s jeémenem setym (Hordeum
vulgare) exponovanym CsCl byl pokles chlorofylu a karotenoidd v rozmezi 53 a 88%
oproti kontrolam, v zavislosti na délce expozice. Enzym
uroporfyrinogendekarboxylaza (UROD) zdanlivé vykazoval nejvySSi sensitivitu
k CsCl napti¢ ostatnimi chlorofyl syntetizujicimi enzymy. Pii expozici Cs* byl oproti
kontrolam zaznamenén pokles v tvorbé€ tohoto enzymu o 14% (Shalygo et al. 1997).
Rostliny s redukovanou aktivitou UROD, enzymu tetrapyrroli a jeho
biosyntetickych  drah, jsou charakteristické akumulaci fotosystetizujicich
tetrapyrrolovych meziproduktti, antioxidanich reakci a 1ézi nekrotickych list
(Mock et al. 1999). Porfyrinové fotosenzitivni procesy mohou tedy na buinikach
zpusobit nezvratné zmény. Nicméné jak zjistil Shalygo a kol. (1997) i kdyZ nékteré
enzymové aktivity v biosyntéze chlorofylu byly ovlivnény béhem 8 hodin CsCl
treatmentu za piitomnosti svétla, viditelné fotodynamické poskozeni nebylo zjisténo.
Pocate¢ni listova nekréza byla pozorovana az po 24 hodindch treatmentu CsCl na
svétle, kdeZto ve tmé se nekrotické 1éze neobjevily (Shalygo et al. 1997). Toxicita
cesia byla zkouména i na genové drovni. Rozsahly vyzkum provedl Hampton a kol.

(2004) u druhu Arabidopsis thaliana. Pti porovnavani rostlin péstovanych v prostiedi
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s dostatkem K oproti rostlindim vyhladovélym K, byla nalezena signifikantni exprese
v kofenovych cCastech a ve vyhoncich. U K-vyhladovélych rostlin to byly 1 geny,
které jsou zapojeny do obrannych reakci a také fidi mnoho transkripcnich faktora.
Navic exprese K-transportérového genu AtHAKS/AtPOTS byla zvysSena o 9 fadu
u kofenit Arabidopsis zpusobeném K-vyhladovénim (Hampton et al. 2004). Jak
uvadi White a kol. (2004) tyto geny pravdépodobné slouZzi ke katalyzaci piijmu jak
K, tak Cs. Exprese nékolika geni AtGLR1,2 a AtGLR1,3 kédujicich dalsi
transportéry byla zvy$ena a tyto geny mohou pfispivat k Cs™ tokiim. U vyhodnkl K-
vyhladovélych rostlin byla exprese AtHAKS/AtPOTS, AtKUP9, AtCNCGI,
AtCNGC13, AtGLR1,2, AtGLR1,3, a AtGLR1,4 signifikantné¢ vyS$i a exprese
AtKUP2, AtKUP3, AtKUP5 a AtKUPS8 byla signifikantné nizS$i neZz u rostlin
s dostatkem drasliku. Exprese nékterych, ale ne vSech geni, které odpovidaly na K-

vyhladovéni, vykazovaly podobné zmény v expresi jako po intoxikaci Cs.

3.6 Potravni retézec

V soucasné dobé¢ je nejvice pravdépodobné, aby radionuklidy vstoupily do
terrestrick€ého potravniho fetézce pocatecnim inikem do atmosféry. Takovéto vstupy
byly nejvice zkoumany béhem 50. a 60. let, kdy probihaly testy termonuklearnich
zbrani (Buesseler et al. 2011). Sedimentace ze stratosféry u nékterych radionuklid
trvala i dva roky vzhledem k typu provadéného testu. Postupem kontaminatli do
troposféry dochazelo k jejich rapidnimu ukladani pomoci deSté. Nicméné
ujadernych havarii byva depozice mnohem rychlejsi vzhledem k tomu, Ze
radionuklidy jsou dopraveny pouze do troposféry (Carter 2012). Za poslednich
nckolik desitek let vzikla vysok4 mira kontaminace pfirodni, pfirod¢ blizké
1 atropogenni krajiny. Zna¢nou fadu let vzbuzovala kontaminace zeméd¢€lskych ploch
Stepnymi produkty znepokojeni vzhledem k vliviim na Zivotni prostiedi a vefejné
zdravi. Okolo 5 miliont lidi Zije v oblastech B¢loruska, Ruska a Ukrajiny, které jsou
kontaminovany *’Cs kvili Cernobylské haviérii (37 kBg/m® nebo 1 Ci/km?). Mezi
témito obyvateli Zilo okolo 400 000 lidi ve vice kontaminovanych oblastech "*'Cs,
klasifikovanych sovétskymi autoritami jako oblasti se stryktni radiacni kontrolou
(> 555 kBq/m2 nebo 15 Ci/kmz) (Balonov 2007). JelikoZ cesium muzZe byt jednoduse

pfijmano jak kofeny, tak i nadzemnimi ¢4stmi rostlin, jsou tyto procesy piijmu
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klic¢ové z hlediska ptestupu radionuklidi do potravnich fetézcu (Fesenko et al 2013;
Nishita et al. 1961). Zapojenim se do potravnich fetézcii, radiocesium miZe byt
akumulovdno vys$§imi organismy vcetné lidi, u kterych muiZe vést k vyskytu
subletélnich i letalnich ionizujicich efektti na molekularni drovni (Ghosh et al. 1993).
Navic efekt kontaminace radionuklidy na jednotlivé druhy, kvili biologické
akumulaci a néslednym pfenosem skrz potravni sit, miZe negativné ovlivnit
obvzlast¢ organismy na vysS$i trofické urovni a také druhy zavisejici na silné
zasaZzenych potravnich zdrojich (Wehrden et al. 2012). Prvni Casti pfi vstupu do
potravniho fetézce jsou liSejniky, mechorosty, houby, vyssi rostliny a jejich plody.
Krom¢ uvedenych potravinovych zdroja byly zjistény obsahy radionuklidti i v medu.
Mezi lety 2001 — 2004 zaznamenal Panatto a kol. (2007) pokles aktivit v medu.
Nejvyssi aktivity 12 Bqg/g byly zaznamenadny u medu z kaStanovniku a byly
signifikantn¢ vyssi neZ aktivity ostatnich druhti medu, které se pohybovaly mezi 3 —
6 Bg/g. Pokles byl zaznamenan pod 1 Bg/g vSech ostatich druhi krom¢ medu
z kaStanovniku, u kterého byl zaznamenany pokles na 3 Bq/g (Panatto et al. 2007).
LiSejniky a mechy byly uznany za idedlni indikatory radionuklidi v ovzdusi
ekosystému (Papastefanou 1989), coZ zavisi na dlouhé dobé ristového cyklu, takze
Cs muze byt ulozeno v tkdni az po dobu 15 let (Carter 2012). Vysoky transfer
radiocesia v potravnim fetézci popsal Mattsson (1975) od liSejnikid k cloveku
v arktickych a subarktickych oblastech Evropy. Vstupem do potravniho fetézce byly
liSejniky. Naslednym spidsanim sobem polarnim (Rangifer tarandus) a jeho ulovenim
mistnimi obyvateli dochdzelo k transferu signifikantnich mnoZstvi *’Cs do &lovéka.
Po nehodé v Cernobylu vegetace a Zivogichové v lesnich a horskych biotopech
vykazovaly vysoké ptijmy B3¢, Nejvy$si zaznamenané hodnoty *’Cs byly
nalezeny v lesnich potravinéach, jako jsou houby, bobulovité plody a zvéfina. Coz je
hodnoty pftetrvaly i 20 let od havarie (Balonov 2007). Pii prizkumech akumulace
Bics v Bavorsku, po havérii v Cernobylu, zjistil Kammerer a kol. (1994), Ze
symbiotické houby akumuluji signifikantné vys$§i mnoZstvi nezZ houby saprofitické
nebo parazitické. Nameéfené koncentrace aktivit byly napfi¢ vSemi zkoumanymi
druhy hub 2 — 15 000 kBg/kg Cerstvé hmotnosti plodnic (Kammerer et al 1994).
Heinrich (1993) pfi podobném prizkumu v Rakousku potvrdil, Ze akumulované
mnoZsti *’Cs hubami je signifikantn& vy3§i po havarii v Cernobylu a zdrovet zjistil,

Ze akumulovand mnozstvi v plodnicich jsou nejvys$si v pileu (klobouku). Stejna
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méteni probchla v roce 1990 v Japonsku, kde byly méfeny koncentrace aktivit u 79
druhii hub. Zavéry studie naznacovaly, Ze hodnoty jak ¥Cs, které se pohybovaly
vrozmezi 2 — 16 300 Bg/kg suSiny, tak Bcs 0,2 - 436 kBg/kg suSiny, nebyly
vyrazné vy$§i nez pied havarii v Cernobylu (Yoshida et al. 1994). Vysoké
akumulované hodnoty '*’Cs houbami jsou obvzlastd nebezpednd u lidi Zijicich
v oblastech Ukrajiny a Ruska, u kterych miZou lesni plody zaujimat zna¢nou ¢ast
jidelnicku. Mehli (1998) udava rocni piijjem hub v potravé v rozmezi 1,2 — 14 kg
cerstvé vahy u 4 zkoumanych ruskych a ukrajinskych osad. Primérna hodnota
zkonzumovanych hub napfi¢ vSemi osadami byla 7,2 kg/rok. Ve stejnych osadach

uvadi i primérny rocni piijem lesnich bobulovitych plodi 2,6 kg/rok (Mehli 1998).

Dalsim ¢lankem v potravnim fetézci jsou herbivofti. Ti pfijimaji radionuklidy
z kontaminovanych pastvin, coZ potom muiZe znamenat vstup na trh s masem
a mlécnymi vyrobky (Fesenko et al. 2013). Napftiklad jak zminje Carter (2013), po
havarii v Cernobylu byly limity '*’Cs pro suSené mléko v evropskych zemich
piekroceny v nékterych piipadéch i 100 nasobné a pohybovaly se mezi 20 — 3 700
Bg/kg. Jesté v roce 1994 procento produkovaného mléka na kolektivnich farmach
piekracovalo stanovené narodni limity (111 Bg/kg pro *’Cs) z 12,4% v Bé&lorusku
2 0,59% Rusku (370 Bg/kg pro *’Cs) (Firsakova et al 1996). V letech 2006 jsou
koncentrace aktivit '*'Cs v zemé&d&lskych produktech obecn& pod narodni
a mezinirodni stanovenou urovni. Nicméné¢ v nckterych oblastech s vysokou
depozici, coZ jsou napi. ¢asti Homelského a Mohylevského regionu v Bélorusku
a Brjanského regionu v Rusku nebo na ptidach s nizkym podilem organické hmoty
jako jsou ukrajinské regiony Zytomyr a Rovno, miize byt stile mléko produkovano
s koncentracemi aktivit *'Cs piekracujici narodni stanovené urovné 100 Bq/kg
(Balonov 2007). Zkoumany byly i koncentrace aktivit u masa lesni zvéte. Jak uvadi
Dvoidk a kol. (2010) nejvy$si naméfené primérné hodnoty aktivity *’Cs v mase
prasete divokého (Sus scrofa) v CR byly v roce 2009 132 Bg/kg. CoZ bylo déano
hlavné sloZzenim stravy. Detekované Ycs bylo zjiSténo u jednotlivych slozek
potravy, ktera se skladala z ZiZaly obecné (Lumbricus terrestris) 16 Bg/kg, riznych
druhti kofentd 200 Bqg/kg, kde smrkové kotfeny obsahovaly 62 Bq/kg a smési trav,
uniz dosahovaly 65 Bq/kg, z ¢ehoZ ostfice obsahovala koncentrace 24 Bq/kg
a plodnice Elaphomyces granulatus 2 858 — 4 743 Bqg/kg. Prave tato podzemni houba

pfedstavovala hlavni zdroj radiocesia v potravnim fetézci divokych prasat. Jesté
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okolo roku 1996 v Bé¢lorusku piekracovalo 0,003% hovéziho masa narodni
stanovené limity (370 Bq/kg pro Cs), zatimco v Rusku piekracovalo limity

(740 Bg/kg pro '*'Cs) 0,012% produkce hovéziho masa (Firsakova et al 1996).

Bioakumulace radiocesia pochézejictho z Cernobylu v akvatickém potravnim
fetézci vedla k signifikantnim koncentracim aktivit v rybach na vétSiné zasazenych
mist a n&kterych vodnich ploch ve Skandinavii a Némecku. Urovné kontaminace
byly redukovény o jeden ¥ad béhem dekidy od doby Cernobylské havirie. V roce
2006 byly koncentrace aktivit jak v povrchovych vodach, tak i1 rybach nizké
(Balonov 2007). Nicméné stile jsou v sedimentu jezer uloZeny velké koncentrace
aktivit, které se alespoini ve finském jezefe Nurmijirvi, pohybuji v rozmezi 12 100 —
18 500 Bq/kg v susing. Kromé& toho byly zjistény i nasledné remobilizace "*'Cs
a jeho opétovné redepozice (Ojala et al. 2017). Navrhovana vysvétleni v mohych
studijich pozorované post-depoziéni mobility *’Cs jsou sloZena ze dvou faktori. Za
prvé chemismus vodnich pérti (koncentrace Mg**, Ca** a NH,", tvrda/mékka voda
arozpustény kyslik) a za druhé koncentrace a sloZeni organické hmoty sedimentu.
Vliv chemismu pdri sedimentu na remobilizaci Ycs byl potvrzen v roce 2017.
Mobilizace 'Cs jednotlivymi prvky byla zaznamenina v tomto pofadi:
NH," > Mn*" > K" > Mg** =~ Ca>* > Na" > Sr**. Dile byl zjistén i vliv obsahu kysliku
a rozpusténych minerdlnich latek ve vod€. Desorpce nasledovala v tomto potradi
vzhledem k chemismu vody: oxickd mékka voda < oxicka tvrdd voda < anoxicka
tvrdd voda < anoxickid mckkd voda. Ptfi mobilizaci v sedimentu dochazi tedy
i k uvolnéni *’Cs do vodniho sloupce (Wang et al. 2017). Tento proces zpiisobuje
dal§i akumulaci "*’Cs vodnimi oganismy. Navic pouZiti kontaminované vody
piekracujici bezpecnostni limity na zalivku zemé&d¢€lskych plodin by mélo byt vzato
v uvahu jako dal$i vstup radionuklidi do potravniho fetézce. Jednim z piikladi je
studie, kterou provedl Sabbarese a kol. (2002). K zilivce byla pouzita
kontaminovana voda obsahujici 0,31 kBg/ml "*'Cs a 0,30 kBq/ml *“°Co. Zalivka
s koncentraci aktivity 375 Bq/m2 byla spotfebovana na tydenni zalivku. Absorbovana
mnoZstvi *'Cs ze zalivkové vody byla sice jen 2% koteny a 12% listy rajcete jedlého
(Solanum lycopersicum), z ¢ehoZ pouze 10% celkového absorbovaného mnoZstvi
bylo rostlinou transportovano do plodi (Sabbarese et al. 2002). Piesto vzhledem
k bezprahovsti ucinku Stépnych produktli by méla byt této problematice vénovana

pozornost. V soucasné dobé se studium transferu radionuklidli soustfedilo na
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potravni sit¢ japonského pobiezi vzhledem k nehod¢ jaderné elektrarny ve FukuSimé
a tomu, Ze 80% radioaktivity uniklo pfimo do moie. V roce 2012 byl v pobiezi
prefektury FukuSima stdle zakdzan lov nékterych druhii ryb kvili pfekroceni
stanovenych limitd 100 Bg/kg cerstvé vahy u 40% z nich (Buesseler 2012).
Koncentrace aktivity '*’Cs v marinni biot¢ byla v rozmezi n&kolika Bg/kg aZ do
hodnot 10 Bg/kg (obr. €. 2). NejvySssi davky zatiZzeni moiské bioty byly kalkulovany
na 0,17 — 0,25 uGy/h u motskych tas, rodu Holothuria, ttidy Ascidiacea, ttidy
Echinoidea a hodnoty 0,10 — 0,17 pGy/h u bentickych ryb, koryst a mekysi.
Maximalni hodnoty byly vypocteny pro druh Hexagrammos otakii v srpnu 2012.
V roce 2016 byly celkové davky '*'Cs u pelagickych ryb v hodnotéch 2 x 10~ pGy/h,

Vv,

kde nejvyssi hodnoty byly zaznamenany u bentickych ryb 0,15 uGy/h (i Batlle 2018).
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organismy (Batlle et al. 2018).

Soucasné s transferem radionuklidii do potravnich fetézci byla ohroZena
i fada ekosystémovych sluzeb (Wehrden et al. 2012). Tikhomirov a Shcheglov (1994)

uvadi 4 ptiklady, kdy ozéfeni rostlin a Zivocichii letdlnimi a subletdlnimi davkami
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vede k rozruSeni ekologickych vztahi mezi komponenty lesnich ekosystémi
anésledné disturbanci. Disturbance v ekologickych vztazich zahrnuji nasledujici
faktory. Prvni jsou zmény mikroklimatu a edafické podminky pod korunovym
zapojem poskozenych stromi (zvySené teploty, a mnoZstvi vody vstupujici do pudy).
Druhym faktorem je disturbance v synchronismu sezdénich fazi ekologicky
propojenych skupin organismi. Tieti faktor je posun ve vnitfnich vztazich mezi
konzumenty a producenty. A Ctvrtym faktorem jsou zmény v biologickém tlaku
paraziti a predatord jako vysledek selektivniho pusobeni radiace (Tikhomirov et

Shcheglov 1994).

Predchdzenim vstupu radionuklidi do potravniho fetézce a it
u nejkontaminovangjSich pid a soustfedovanim kontaminanti do vodnich ploch
a tokll, poptipad¢ sniZzeni kontaminace sedimentu a vodniho sloupce akvatickych
prostiedi, je mozné sniZit dopady técho latek na akvatické biotopy a vetejné zdravi.
Zaroven porozuméni piijmi a kapacit rtiznych druhii rostlin je piredpokladem pro
rozhodovani vzhledem k jejich vyuzi pfi remediacnich technikach, které jsou ve vyse

uvedenych ptipadech vhodnou metodou.

3.7 Prijem nutrienta rostlinami

Jak piSe Wittwer a Teubner (1959) publikované zpravy o absorpci
minerdlnich nutrientl listy byly zjiStény uZ po roce 1840. Koncem 50. let se vyzkum
pfijmu nutrientd listy vyvijel rychle hlavné kvuli vyrobé primyslovych hnojiv
(Okuda et al. 1960). A od roku 1951 byl vyzkum zna¢né usnadnén diky pouZziti
radioizotopt, které umoZzZnuji pfesna mefeni piijmu a transportu a poskytuji moZnost
rozliSeni absorbovanych nutrienti listy a kofeny (Wittwer et Lundahl 1951). Jednou
z pii¢in usnadnéni vyzkumut radioizotopovymi méfenimi byla studie se jménem
Selective absorption of cations by higher plants z roku 1941, kterou publikoval
Collander. Byla to vibec prvni studie, ve které bylo zjiSténo, Ze rostliny
z kompletniho Zivného média akumulovaly Cs*. V§echna analytick4 data ukazovala,
ze existuji druhy rostlin, které jsou vZdy relativné bohaté na K*, Rb" a Cs", zatimco
jisté dal3i druhy byly vZdy s nizkymi obsahy t&chto prvkd. Tim vznikl zavér, Ze Cs*

je absorbovano kofeny stejné snadno jako Rb" a tudiZ téméf tak snadno jako K'
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(Collander 1941). Bukovac a Wittwer (1957) potvrdili, Ze vSechny minerdlni prvky
jsou pravdépodobné absorbovany listy, ale ve velice rozdilnych mirach. Zjistili, Ze
42K, 2Na a **Rb byly u listi fazolu snadno vstfebatelné, velice mobilni
a absorbovéany do stonkti do 24 hodin (Bukovac a Wittwer 1957). O par let pozd¢ji
Epstein a Hagen (1952) pfisli se zjisténim, Ze K* a Cs* kompetitivng ovliviiuje
absorpci Rb’, a bylo usuzovdno, Ze tyto tfi ionty jsou viziny témi samymi
vazebnymi misty nebo reaktivnimi centry. Ke zjiiténi, Ze doch4zi k diskriminaci Cs"
oproti K", pokud jsou v Zivném médiu oba tyto ionty, piisli Menzel a Heald (1955).
Ti zjistili, Ze cesium u riznych druhd rostlin bylo primérné absorbovano kofeny
pouze 0,2 kréat rychleji nez draslik (Menzel et Heald 1955). S podobnymi zavéry
potvrzujici fakt, Ze dochazi k diskriminaci Cs" z Zivného roztoku obsahujici jak K*
tak Cs, ptisli Cline a Hungate (1960) a dalsi informace o diskriminaci Cs* pfinesla
préce, kterou publikoval Middleton a kol. (1960). V ni bylo zji§téno, Ze diskriminace
Cs" se napii¢ riiznymi koncentracemi kationti drasliku a cesia v Zivném roztoku 1isi
(Middleton et al. 1960). Diskriminace piijmu byla také potvrzena na studii s kofeny
je¢mene setého (Hordeum vulgare), kde byl méfen relativni prijem *'Cs a ’K. Na
kotfenech jeCmenu byla studovéana interference jinych mono a divalentnich kationtt
s absorpci Cs* v koncentraénim rozmezi od 0,0 do 0,1 mM/L. K, Rb" a v mensi miie
NH," inhibovaly ptijem Cs", coZ naznacilo kompetici o stejné vazebné misto (Bange
et Overstreet 1960). Rains a Epstein (1967) identifikovali dva rGzné mechanismy
piijmu drasliku listy. Zjistili, Ze mira absorpce K u koncentra¢nich rozsaht 0,02 — 1,5
mM sleduje Michaelis-Menteninovu kinetiku, dosahujici teoretického maxima
Vimax = 1,5 mM, kde zjevnd Michaelisova konstanta je 0,20 mM. Pii vySSich
koncentracich do 50 mM dosahuje mira absorpce K hodnot mnohonasobné vyssich
nez teoretické maximum kalkulované na zaklad€ relace vztahujicich se na nizky
rozsah koncentraci, coZ naznacilo funkci druhého mechanismu absorpce u nizkych
(1 mM) a vysokych (10 mM) koncentraci drasliku (Rains et Epstein 1967). Bange
a Overstreet (1960) také identifikovali dva rizné mechanismy, které se podileji na
piijmu Cs’, kde jednim z nich je transportni mechanismus s vysokou afinitou
sledujicim Michaelis-Menteninovu kinetiku s parametry K,, = 8 uM, Vyux = 2
pmol/g-h4 a druhym transpornim mechanismem s nizkou afinitou, ktery nebyl
saturovén ani pii 75 mM externho Cs* (White et Broadley 2000). JelikoZ nékteré
druhy akvatickych makrofyti absorbuji alespont ¢ast K z vodniho sloupce, mohou

mista absorpce K fungovat jako mista pro absorpci Cs a proto musi byt absorpce listy
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zvazovana jako potenciondlni cesta piijmu Cs akvatickymi makrofyty (Barko et

Smart, 1981; Barko, 1982; Barko et al. 1988).

Jak piSe Haynes a Goh (1977), aby doslo k absorpci latky listy, musi vstoupit
do floému. Nejdfive, nez se latka do floému dostane, musi pirekonat bariéru kutikuly.
Poté musi byt transportovana skrze apoplastickou drdhu bunéCnych stén
epidermélnich a mezofilnich bunék nebo aktivné se vstiebavat plazmatickou
membranou listovych buné¢k a dale byt trasportovidna skrze symplastickou drdhu
v bunikdch. Monovalentni kationty Cs jsou poté transportovany napfi¢ rostlinou pres
systémy piijmu drasliku, které poprvné odhalil Bange a Overstreet (1960). Hull a kol.
(1975) stanovili 3 hlavni vstupy v kutikuldrni absorpci u terrestrickych rostlin:
stomatalni, trichomalni a pifimou kutikularni. Také poukazali, Ze dulezitost kazdé
z téchto cest vstupu je zavisla na rostlinném druhu, vyvojové Casti ve které se
nachizi a environmentilnich vlivech (Hull et al. 1975). Dale ale uvadi, Ze pro
stomatélni penetraci v signifikantnich mnozZstvich je tieba splnéni ur€itych podminek
jako je napt. nizké povrchové napéti roztoku (Hull et al. 1975). Struktura listi
terrestrickych rostlin je adaptovidna na sniZeni ztrat vody. Jak ukédzal Schonherr
(1976) kutikularni membrany ponofenych listii rodu rdest (Potamogeton) jsou velice
odlisné od terrestrickych rostlin. Tyto listy jsou tfikrat vice propustné pro vodu
a nemaji kutikularni vosky (Schonherr 1976). Coz je dano tim, zZe akvatické druhy
jsou pfizplisobeny na absorpci vody a nutrientd z vodniho sloupce. Mezi
morfologické rysy submerznich rostlin patii rozvoj aerenchymu, ztrata trichomd,
ztenc¢ovani listd a zména jejich tvaru, redukce kutikuly, sniZeni po¢tu stomat a rozvoj
houbovitého mezofylu, coz dovoluje spekulovat, Ze role trichomid a stomat
u akvatickych submerznich makrofyt bude ovlivnéna. Jak uvedl Bange a Overstreet
(1960) k ptijmu Cs* a tedy i jeho transportu dochazi pomoci draselnych kanalli
s vysokou a nizkou afinitou (Hampton et al. 2004; White et Broadley 2000). Jak
uvadi Schroeder (1994) vysoce afinitni K transportéry spadaji do kategorie
protonovych pump nebo kotransportérli, které maji obrat 102 — 104 inotl za vtefinu
a jsou saturované anebo potladeny pti > 200 uM K*. Rychlost translokace iontil skrze
kanaly je v rozmezi 106 — 107 za vtefinu a je tak srovnatelnd pouze s nejrychleSimi
difuzné limitovanymi enzymovymi reakénimi rychlostmi (Heginbotham et
Mackinnon 1993). Vysoce afinitni systémy pifjmu K jsou zajiStovany rodinou

proteinti KT/KUP/HAK slabé rozliSujici mezi jeho analogy Rb™ a Cs’ (Véry et
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Sentenac 2003). Tato skupina proteini je také povazovana za jednu z nejdulezitéjSich
transportérit Cs™ v rostlinach. Méné vyznamnou skupinou ve vysoce afinitnim p¥{jmu
K" je rodina proteinti Trk/Ktr/HKT. Tyto transportéry se podileji na riiznych funcich
od piijmu K" nebo Na" ptes adaptaci na osmoticky nebo solny stres az k recirkulaci
Na’ z vyhonkii do kofend rostlin (Corratgé-Faillie et al. 2010). Nizko afinitni systém
pfijmu K, tak jak jej definovali Bange a Overstreet vroce 1960, ztratil na
vyznamnosti. Stalo se to, kdyz Spalding a kol. (1999) objevili méfenim
membranového potencidlu v kofenovych buiikich A. thaliana, ze AKT1, komponent
vysoce afinitniho systému, vykazoval propustnosti mezi 55 — 63% i kdyZ externi K"

bylo mezi 10 — 1000 uM (Spalding et al. 1999).

Mezi dal§imi transportéry K* byla identifikovana i napétim ovladana rodina
protein typu Shaker. U nich bylo zjiSténo, Ze hraji duleZitou roli v plasmatické
membrané rtznych tkdni a orgdnli vysSich rostlin. Outward-rectifying (ORC)
a inward-rectifying (IRC) K’ kandly byly identifikovany jako nedilnd sougést
v udrzeni homeostaze rostlinnych bungk (Gambale et Uozumi 2006). IRC K" kanaly
ve spojeni s protonovymi pumpami mohou odpovédét na Siroké spektrum nizko
afinitnich K koncentraci, ovlivnénim membranovych potencidli a posunutim
aktivaéniho potencidlu a tim zajistit pifjem K'. Také mohou poskytnout ziloZni
mechanismus piijmu K* v pfipadé environmentilnich nebo genetickych okolnosti,
které redukuji nebo rusi vysoko afinitni piijem K' (Schroeder 1994). N&které
rostlinné Shaker-type kandly jsou zastoupeny pouze ve specifickych tkanich
a naopak dalsi jsou Siroce distribuovany v nékolika riznych tkanich rostlin (Gambale
et Uozumi 2006). Dlouhodoba funkce IRC K* kanal@i se lisi, kdyZ je srovnana
s hlavnimi fukcemi jinych K" kanalf. V ramci biofyziky rostlinné membriny se zdaji
dobfe adaptované kumoznéni pifjmu K’ do specializovanych bungk za
proménlivych podminek (Schroeder 1994). Zatim co IRC slouZi pro piijem K™ do
buniek, ORC kanily usnadiiuji vytok K* z bufiek kofenti. V buiikich xylémového
parenchymu je jejich role distribuce K™ do xylému pro nasledny trasport do vyhonki
(White 1997; White et Broadley 2000). Data naznacuji, Ze existuji dalsi tfi rodiny
kanalii, které pfispivaji k pfechodnému uvoliiovani Ca®" kiizeni hladin vapniku
v cytosolu (Sanders et al. 1999; Ward et al. 2009). Mezi nimi CNGC a GLRs jsou
také znamy jako pravdépodobné K* kandly a tim padem by pravdépodobné mohly

fungovat jako kanaly cesiové.

21



3.8 Faktory ovliviiujici biologickou dostupnost Cs
v akvatickém prostredi

Krom¢ anatomickych a fyziologickych rozdild v pfijmu a transferu Cs
rostlinami, je zapotiebi uvazit i podminky prostfedi, které maji na pfijem vliv. Jak
pozorovali Pinder a kol. (2006) po experimentilni kontaminaci vodni nadrze se
pramérné koncentrace rozpusténého s v prvnim metru oteviené vodni plochy,
rapidn€ snizily béhem prvnich 20 dni. V nasledujicich 120 dnech dochazelo
k pomalejSimu poklesu hodnot koncentraci (obr. ¢. 3). Zminény rapidni pokles
koncentraci byl zapti¢inén hlavné horizontidlnim a vertikalnim promichavanim vodni
plochy (Pinder et al. 2006). Takto rozpusténé Cs ve sladkovodnich biotopech je
odstranovano z vodniho sloupce usazovanim na litogennich casticich a povrSich
sedimentl. Tyto procesy ¢astecné brani biologické asimilaci Cs a redukuji jeho dalsi

transfery (Evans et al. 1983; Comans et al. 1989).
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Obr. ¢. 3 Porovniani pozorovanych koncentraci 133Cs v listech Brasenia schreberi (®)
s predikovanymi hodnotami nelinedrnich regresi obdrZzenych z piijmu a ztrat biologické dostupnosti

vzhledem ke sledovanym datim (Pinder et al. 2006).

Adheze suspendovanych castic muZe signifikantné zvysSit zdanlivé
koncentrace radionuklidi nad jejich endogenni (vnitini) hodnotu. CoZz vede
k nadhodnoceni miry absorpce a koncentra¢nich pomérti (Sansone et al. 2002). Salo
a Saxon (1974) navrhli, Ze humé6zni latky ve vodnich néadrZich jsou schopné do
n&jaké miry vazat *’Cs. V sedimentech miZe byt *’Cs vdzéno na jilové mineraly

ataké muiZe byt nahrazeno jinymi kationty (Lomenick et Tamura 1965). Oxidy
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Zeleza a manganu nebo rozkladajici se organickd hmota také mohla byt moznym
vazebnym mistem v sedimentech, ale jak se zjistilo pouze 2% z celkové
koncentrace "*’Cs miize byt vazano huminovymi a fulvickymi kyselinami (Brisbin et
al. 1974; Evans et al. 1983). Navic Penttild a kol. (1993) dokéazali, Ze hum6zni latky
mohou reagovat s'>’Cs do jisté miry pouze pi urditych laboratornich
experimentalnich podminkach a tim padem se nepodileji na signifikantnim sniZeni
biologické dostupnosti Yics v piirodnim prostfedi vodnich nadrzi s mirnymi
koncentracemi alkalickych kovl (Penttild et al. 1993). Jak jizZ bylo zminéno, Cs je
silné a selektivné sorbovano fylosilikatovou slozkou pudy, sedimentl
a suspendovanych ¢astic (Francis et Brinkley 1976). Cs zahajuje vyménu iott reakci
s hydratovanymi kationty na planarnich roztaZznych vrstvach silikatii (napt. smektitl)
se selektivnim trendem Hofmeisterovy fady, slouzici hlavné ke klasifikaci pofadi
iontl a jejich schopnost stabilizovat strukturu proteint (Leberman 1991; Zachara et
al. 2002). Dale se sorbuje vysoce selektivnim zplsobem k rozst€épenym nebo
roztfepenym okrajim, které jsou vytvoreny podél zvétralych okraja slid (napf. biotitu
a muskovitu) a jejich produktd zvétravani (napf. illit) (Zachara et al. 2002). Tam
také vznika unikatni stereoselektivni prostiedi pro sorpci Cs (Jackson 1963; Rich et
Black 1964). Jak uvadi Comans a kol. (1989) Cs je jako sorbat pon€kud unikatni ve
své Casté demonstraci pomalu reverzibilni sorpce. Tento jev je ziejmé vysledkem
dehydratace a difuse uvnitt zhroucenych vnitinich vrstev illitd nebo hydratovanych
slid (Sawhney 1972; Comans et Hockley 1992). Wang a kol. (2017) na laboratorni
praci dokazali, Ze '*'Cs sorbovany na sediment je vytlaten ionty v pofadi NH;" >
Mn®* > K" > Mg** = Ca** > Na" > Sr*". Dile zjistili, Ze *’Cs je mén& mobilni
v oxické m¢kké vode (Kg: 2,0 X 10° mlL/g) a vice mobilni v anoxické mékké vodée
(Ka: 0,2 x 10° mL/g). Nicméné ve vod& tvrdé nebyly nalezeny signifikantni rozdily
v hodnotach Ky pro oxické a anoxické podminky. Sekvence hodnot K4 byla oxicka
mekka voda > oxickd tvrdd voda > anoxicka tvrda voda > anoxickd mé&kkéd voda.
Experiment s desorpci '*’Cs sorbovaného na sediment také potvrdil, ze '*'Cs je

mnohem vice mobilni v mékké vod¢ nez ve vod¢ tvrdé (Wang et al. 2017).

Vliv teploty je dalsi signifikantni fyzikalné-chemicky parametr. Teplota méni
adsorpci a kapacitu adsorbentu. Pokud je mnoZstvi adsorpce zvySeno se stoupajici
teplotou, potom adsorpce je endotermicky proces. Coz muze byt ddno zvySenou

mobilitou molekul a zvySenim poctu aktivnich mist pro adsorpci se zvySujici se
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teplotou. Zatimco s poklesem adsorp¢ni kapacity se zvySujici se teplotou naznacuje,
Ze adsorpce je exotermicky proces. MiiZze to byt dano tim, Ze zvySujici se teplota
sniZuje adsorpcni sily mezi sorbatem a aktivnhimi misty na povrchu adsorbentu.
Teplota je tedy odpovédnd za povahu a zplsob chovani sorbitu v roztoku
a dostupnost aktivnich sorpcnich mist na povrchu adsorbentu (Salleh et al. 2011;
Yagub et al. 2014). Naptiklad u pid Hundal a Pasricha (1998) zjistili, Ze kapacita
(40°C). Relativné nizké adsorpce Ku vysSich teplot byly u piad se
vzrustajicim obsahem jilové slozky (3,8 — 27,8%) s hloubkou. To naznaduje, Ze
béhem tropickych dni, ztraty kvali vyplachim perkolujici vodou mohou byt

extensivni (Hundal et Pasricha 1998).

Mao a kol. (2011) provedli studii, ve které se zaméfili na biosorpci
exopolymery Pseudomonas fluorescens jako biosorbentu pro dekontaminaci Cs
zroztoku. Exopolymer je biopolymer, ktery je vylu€ovin organismy, v tomto
piipadé Pseudomonas fluorescens do prostiedi. Zjistili, ze adsorpce Cs" se zvySovala
s pH od hodnot 2,0 — 8,0 a poté s rostoucim pH klesala (obr €. 4). S podobnymi
zavéry prisli Mashkani a Ghazvini (2009) pti pouZiti Azolla filiculoides jako
biosorbentu. Nebo i Sayyadi a kol. (2018), ktefi pouZili mrtvé a Zivé bunky
Saccharomyces carlsbergensis kbiosorpci Cs'. Ta se ukazala nejvyssi pii

pH 7 (Sayyadi et al. 2018).

100

I_""-\...,_.
/ g
80

60} /

401

Biosorption rate (%)

20 =

ra
Lad
B
g
::";..
-1
oo
W
=

Obr. ¢. 4 Efekt pH na adsorpci Cs+ na Pseudomonas fluorescens. V.= 50 ml; CO 200 mg/L; davka
adsorbentu 0,25g; teplota 25°C; €as kontaktu 120 min; pH roztoku 2,0 — 10,0 (Mao et al. 2011).
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Sansone a kol. (2002) studovali vliv perifytonu (narost — spolecenstvo
vodnich organism Zijicich pfisedle na pfedmétech ponoienych do vody) na adsorpci
Cs. Zjistili, Ze koncentrace '**Cs nebo '*’Cs nalezena ve vzorcich perifytonu jsou
z Casti zpisobena pfichytdvanim suspendovanych minerdlnich ¢astic na povrch
perifytonu. Studie také potvrdila, Ze hlavni ¢ast Cs je vazana na anorganické Castice.
Proto tato frakce miiZe byt nejvyznamnéjSim piispévkem k akumulaci Cs
v perifytonu. Pozorované priumérné hodnoty koncenterace aktivit Ycs v perifytonu

byly 730Bg/kg (Sansone et al. 2002).

3.9 Studie zkoumajici prijem Cs listy

Jak piSe Smart a Barko (1988) néckteré druhy makrofytl absorbuji alespon
¢ast K z vodniho sloupce. JelikoZ mista absorpce K mohou fungovat jako mista pro
absorpci Cs, musi byt absorpce listy zvazovana jako potenciondlni cesta piijmu Cs
akvatickymi makrofyty (Smart et Barko 1988). Zatim co informace o piijmu
a akumulaci cesia kofeny terrestrickych makrofyt jsou za poslednich 70. let v hojném
poctu, zjiSténi o piijmu Cs akvatickymi makrofyty z vodniho sloupce a jejich
interakci s jinymi ionty je velice malo (White et Broadley 2000; Burger et
Lichtscheidl 2018).

Brasenia schreberi, Nymphaea odorata, a Nymphoides cordata

Kelly a Pinder (1996) studovali 3 nejduleZitejsi akvatické makrofyty rostouci
v nadrzi pro chlazeni, v 90. letech uz neoperujiciho, jaderného reaktoru v USA.
Maximalni hlouba nidrze byla 12,5m s anoxickymi podminkami v hloubkach pod
6m, kvuli kterym se uvoliiovalo 37Cs do vodniho sloupce s maximalnimi
prumérnymi hodnotami na hladiné a to 0,8 Bq/L. VSechny 3 druhy ptedpéstovanych
rostlin vykazovaly po ponofeni do vodni nadrZe rapidni zvy3eni koncentraci '*’Cs
v rostlinné hmoté. Na konci experimentu mély tyto exponované rostliny stejné
koncentrace *’Cs v listech jako rostliny piirozené v této nadrzi rostouci. Kromé toho

nebyly zjiitény signifikantni rozdily v koncentracich '“’Cs v listech druht
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rostloucich na kontaminovanych a nekontaminovanych sedimentech (Kelly et Pinder

1996).

Brasenia schreberi, Myriophyllum spicatum, Nymphaea odorata, Utricularia

inflata a perifyton

Pinder a kol. vroce 2006 zkoumali pravdépodobny vyskyt a rychlost
absorpce listy akvatickych markrofyt z vodniho sloupce, za experimentalni
kontaminace malé vodni plochy '*>Cs v USA. Rapidni nérist koncentraci '*Cs
u vSech druhii nasledoval do nékolika dnti po kontaminaci vodni plochy (obr. €. 5).
Nartst nastal v dobg, kdy vétsina '’Cs je§t¢ byla pfitomna ve vodnim sloupci.
Pfijem kontaminantu listy nastal u dvou plovoucich druhG Brasenia schreberi
a Nymphaea odorata a dvou ponofenych druhl, Myriophyllum spicatum

a Utricularia inflata. Ptesto nebyly vylouCeny moZnosti Ze: k akumulaci doslo

vvvvvv

1000 -

10 T T T T
0 10 20 30 40 50 60

DAYS SINCE ADDITION

Obr. & 5 Predikce koncentraci *°Cs z nelinedrnich regresi obdrZenych z pifjmu a ztrat biologické
dostupnosti vzhledem ke sledovanym piijmium u Brasenia schreberi (BS), Myriophyllum spicatum
(MS), listy Nymphaea odorata (NO-L), fapiky N. odorata (NO-P), Utricularia inflata (Ul) a perifyton
(PP) (Pinder et al. 2006).
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Ceratophyllum demersum, Myriophyllum spicatum a Potamogeton nodosus

Sawidis a kol. (2016) provedli dvanictilety vyzkum na fecké fece Pinios, kde
byla deponovana velkda mnoZstvi *’Cs po havirii v Cernobylu. Rozborem stanovena
mnoZstvi *’Cs v sedimentech a tkanich akvatickych makrofyt jasné naznacila, Ze
koncentrace *’Cs byly redukovény o 40,6% v sedimentu a 22,2% v rostlinich béhem
let 1998 — 2010. Pii porovnani akumulovanych hodnot bylo déile zjiSténo, Ze listy
Ceratophyllum demersum maji velkou absorp¢ni kapacitu (54,5 Bq/kg v roce 1998
a 6,5 Bg/kg v roce 2010) oproti listim jinych druhli napt. Myriophyllum spicatum
(45,7 Bg/kg v roce 1998 a 10,6 Bg/kg v roce 2010). Zatimco Potamogeton nodosus
m¢él pouze omezenou schopnost absorpce listy (3,3 Bg/kg v roce 1998 a 2,1 Bg/kg
v roce 2010) (Sawidis et al. 2016).

Potamogeton crispus, Trapa bispinosa, Nymphaea tetragona, Potamogeton

distinctus, Spirogyra sp., Anabaena sp. a Microcystis sp.

Sasaki a kol. (2016) zkoumali vyskyt '*’Cs v akvatickych rostlinich a fasach
v okoli jaderné elektrarny ve FukuSimév roce 2013. Nejvyssi koncentrace Bcs byly
zjiStény u vodnich nadrZzi, kde na povrchu vody byly koncentrace 2,98 Bg/L, zatim
co nejnizsi byly 0,50 Bg/L. V sedimentu byly nejvysi koncentrace 5,72 x 10*Bqg/keg,
zatimco nejniZz$$i byla 4,85 x 10° Bq/kg. Koncentrace *'Cs v akvatickych
makrofytech a fasach byla mezi 10°- 10* Bqg/kg, kde v Potamogeton crispus byla
2,69 x 10*Bg/kg, co bylo nejvice ze viech zkoumanych druhy rostlin. Nymphaea
tetragona a Potamogeton distinctus obsahovaly nejniZsi koncentrace 10° Bg/kg
u rostlin. Dal3{ zjisténé hodnoty byly u Trapa bispinosa 1,48 x 10* Bq/kg, Nymphaea
tetragona 4,75 x 10° Bq/kg, Potamogeton distinctus 1,91 x 10° Bg/kg a u fas
Spirogyra sp. 7,11 x 10° Bq/kg a Anabaena sp. 1,01 x 10° Bq/kg (Sasaki et al. 2016).
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4. Metodika

Pro ucely experimentu byla pouZita zcela ponofend rostlina rizkatec ostnity
(Ceratophyllum demersum), kterd nevytvaii kofeny, ale absorbuje vSechny potiebné
ziviny z okolni vody (Keskinkan et al. 2004). Prace popsané v této metodice se tykaji
pouze jedné doby trvani experimentu (24 dni) a to z divodu identickych postupii
u zbylych dvou (16 a 8 dennich) dob trvani experimentu. To znamend, Ze niZe
popsané prace musely probéhnout hned tfikrat a to z hlediska rozsahu vyzkumu
a dostupnych kapacit skleniku. Jako prvni zapocaly prace s 24 denni expozici rostlin.
Po skonceni expozice byl sklenik znovu uklizen, véetné obou boxt a v§ech pouZitych
valci. Dokoncenim vSech pfislusnych ptipravnych praci se mohlo pokracovat
experimentem s 16 denni expozi¢ni dobou. A stejné tak, se postupovalo ptfi 8 denni

délce expozice rostlin. Podrobnosti tykajici se jednotlivych expozi¢nich délek jsou

uvedeny v prehledové tabulce (tab. C. 1).

Délka expozice Celkovy pocet vzorku Pocet treatmenti Pocet kontrol
24 dni 80 8 5
16 dni 80 8 5
8 dni 80 8 10

Tab. ¢. 1 Prehledovd tabulka s podrobnostmi expozicnich délek.

4.1 Priprava experimentu

Samotna pfiprava 24 denniho experimentu, zminéného v této ¢asti publikace,
zapocala 21. srpna. Nejdiive bylo potfeba dostateCné ptipravit vSechny sklenéné
véalce. Kazdy z 90 valct byl pofaddné¢ vyplachnut vodou a vymyt Jarem. VSechny
takto umyté vélce byly naplnény téméi po okraj Cistou vodnou a dale doplnény
0 60% HNOs; tak, aby vznikl 1% roztok HNOs. Vilce s touto kyselou lazni se
nechaly odstit 24 hodin. Po celém dni plsobeni roztoku byla voda vylita a valec byl
vyplachnut. Poté byla na kazdém vdélci prekontrolovidna ryska znacici 1,5 litru.
K preméfeni rysek byly pouZity odmérné valce. Spatné oznadené rysky na valcich
byly ptekresleny. U novych valcl nemajici rysku byla ryska dokreslena. Také byla
dopsana ¢astecné smazand Cisla na valcich a u zbylych vélct bez ciselného znaceni

bylo toto znaceni doplnéno. Celkem bylo k dispozici 188 valct slouzicich pro
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expozici rostlin jednotlivymi treatmenty a 15 véalct bylo ur¢eno pouze pro rostliny
bez zésahu — kontroly. Po dokonceni vSech téchto pifipravnych praci byly valce
naplnény vodou piiblizn€ na 1,2 litru. Voda se nechala ve valcich odstat po dobu
24 hodin, prikrytd filtraénimi papiry tak, aby se do nich nedostaly necistoty. Voda
se nechidvala odstat z toho duavodu, aby rostlindm pifi pribéhu experimentu

nenavodila teplotni Sok.

Rostlinny material byl odebran z rybniki Rod a FiSmistr v blizkosti Lomnice
nad LuZnici se souhlasem Rybafstvi Tiebon a.s. a AOPK CR — Spriva CHKO
Trebonisko. Rostliny byly odebrany z ptirozeného porostu rucng, tak aby se zajistilo
co nejmensi mechanické poSkozeni. Nasledné byly proplachnuty rybni¢ni vodou pro
vyplaveni detritu a umistény do piepravnich kontejnert. Odbér zajistila Doc. RNDr.
Emilie Pecharova, CSc. a Mgr. Blanka Tesafova. Po transportu rostlin byly vSechny
umistény do akvérii s odstatou vodou. Nasledné doslo k jejich €isténi. Kazda rostlina
byla kontrolovadna a ¢iSténa jednotlivé. Z rostlin byly odstranény veskeré necistoty,
nezdrave vypadajici ¢asti a bezobratli. Po vyc¢isténi byly vSechny rostliny dodate¢né
vymachany v ostaté vodé a jeSt€¢ rychle oplachnuty pod tekouci vodou. Po
vyhodnoceni kvality Cisticitho procesu, byly Cisté rizkatce umistény do ptipravenych,
umytych akvérii s odstatou vodou. U kazdé rostliny byl také ptedbéZzné hodnocen
zdravotni stav na Skéle 1 — 10, kde hodnota 10 urovala nejlepsi zdravotni kondici.
Nejlepsi zdravotni stav rostliny znamenal, Ze Zddna Cast rostliny nebyla zahnédla,
odumirajici nebo jinak posSkozena a celd rostlina méla hezkou zelenou barvu.
Rostliny s hodnotou 9 byly z 90% zdravé a z 10% poskozené nebo s naznakem
Zloutnuti (obr. ¢. 6). Takovéto procentudlni proporce zdravotnich stavl rostlin byly
zachovany 1 u niz§ich skupin zdravotni kondice. VSechny rostliny ohodnocené pod
hranici zdravotniho stavu 7 byly vyfazeny uz pfi Cisticim procesu a nebyly (aZ na par
vyjimek) pouzity pfi samotnych experimentech. Pribézné se méfily i hmotnosti
rostlin v jednotlivych akvariich, aby bylo zajiSténo dostate¢né mnozstvi rostlin
potiebnych pro experimenty. JelikoZ u tohoto vaZeni nebyla potieba velké piesnosti,
véazilo se na vahach méné presnych. Vycisténé a po zdravotni strance ohodnocené
rostliny se nechaly v Cistych akvariich a veSkery biologicky odpad byl umistén do
kontejneru smétujictho do kompostarny. Akvaria zbyla po pfivezenych rostlinach
byla znovu umyta a napusténa studenou vodou, tak aby voda stihla odstat do dal§iho

ptivozu rostlin.
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Obr. ¢. 6 Zdravotni stav rostlin. 10 — vlevo, jasnée zelend rostlina bez zndmek Zloutnuti, neposkozend
mechanicky. 9 — uprostred, rostlina s minimdlnimi ndznaky Zloutnuti nebo Ccdstmi nepatrné
mechanicky poskozenymi. 8 — vpravo, rostlina s malymi ndznaky Zloutnuti nebo lehce mechanicky
poskozend. 7 — neni soucdsti obrdzku, rostlina s malymi ndznaky Zloutnuti, v malém rozsahu

mechanicky poskozend.

Laboratorni prace k piipravé experimentd probihaly v laboratoti FZP. Pro
ucely celého pokusu bylo tieba pripravit celkem 8 treatmentovych roztokii CsCl
o koncentracich 0,5; 2; 8; 16; 32; 48; 64 a 80 mM. Pti pfipravé roztokl byla vyuzita
laboratorni vdha a sady laboratornich banck, kéadinek, kopisti a pipety. Pro
zjednoduSeni pfipravy praci byly stanoveny 2 vychozi roztoky s koncentraci
8 a 80 mM, ze kterych se ostatni roztoky pouze tfedily na pozadovanou koncentraci.
Jinymi slovy, pro namichéani roztokd o koncentracich 16; 32; 48 a 64 mM byl pouzit
vychozi roztok 80 mM. Pro 0,5 a 2 mM byl pouZit vychozi roztok 8 mM. Napiiklad
pottebné mnozZstvi CsCl k namichéni 250 ml o koncentraci roztoku 80 mM bylo
3,368g CsCl. A u 8 mM roztoku to bylo desetkrat méné¢ CsCl, tedy 0,3368g. Jako
prvni byl namichan vychozi roztok o koncentraci 8 mM o objemu 250 ml. Nasledné
byl namichan dalsi vychozi roztok s koncentraci 80 mM a objemu 750 ml. Je duleZité
také zminit, Ze veskeré prace a fedéni vychozich roztokl na poZadované koncentrace
postupovaly vZzdy od nejnizSich koncentraci po ty nejvyssi z divodi mozné
kontaminace. Nejdiive byl namichéan roztok 0,5 mM CsCl. Na ten bylo spotiebovano

15,6 ml z vychoziho roztoku 8 mM CsCl. Téchto 15,6 ml bylo napipetovano do
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prazdné, Cisté laboratorni baiikky a nasledn¢€ bylo doplnéno o destilovanou vodu na
objem 250 ml. Obdobné byl ptfipraven druhy roztok s koncentraci 2 mM CsCl.
Potfebné mnozstvi vychoziho roztoku bylo napipetovano do prédzdné laboratorni
banky a doplnéno o destilovanou vodu na 250 ml. VeSkeré namichané roztoky
a potfebnd mnozstvi vychozich roztokl jsou uvedené v tabulce (tab. ¢. 2). Kdyz byly
vSechny roztoky s poZadovanymi koncentracemi pfipravené, byly z laboratornich
ban€k prelity do uzaviratelnych a patficné oznacCenych lahvi. Lahve s roztoky byly

nakonec preneseny do experimentélniho skleniku FZP.

Roztoky treatmentu

Vychozi roztok Pozadovany roztok Potfeba vychoziho roztoku [ml]

8 mM 0,5 mM 15,6
(k namichéni 250 ml 2 mM 62,5
je potieba 0,3368 g . . .
CsCl) 8 mM je vychozim roztokem
16 mM 50
80 mM 32 mM 100
(k namichéni 750 ml
je potfeba 10,104 g 48 mM 150
CsCl) 64 mM 200
80 mM je vychozim roztokem

Tab. ¢. 2 Prehledovd tabulka s michanymi roztoky.

4.2 Aplikace roztoki

Po transportu lahvi z laboratofe probihaly dalsi prace ve skleniku. Zde bylo
potieba pipetovat piipravené roztoky CsCl do valci. Vélce byly sefazeny dle predem
stanovenych koncentraci od nejniZsi po nejvyssi. Do kazdého valce bylo pipetovano
25 ml roztoku ptisluSného roztoku. Pro pipetovani byly pouZzity dvé automatické
manudlni pipety o maximalnim objemu 10 a 5 ml. Pfi pracich se postupovalo, stejné
jako v laboratofi, od nejnizSich koncentraci po ty nejvyssi. Viélce s uz
napipetovanymi roztoky byly doplnény odstatou vodou na rysku, tj. objem 1,5 litru.
V okamZiku, kdy bylo vSech 8 treatmentii kazdy po 10 valcich pfipraveno,
nésledoval vybér rostlin pro experiment. OcCiSténé rostliny byly postupné vytahovéany

z akvarii, ve kterych byly ulozeny a nechaly se odkapat. Do kazdého sklenéného

véalce bylo navaZeno 40g rostlinného materidlu s pfesnosti na gramy. A to hlavné
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z diavodu zajisténi dostatecného mnozstvi suSiny pro mineraliza¢ni rozklady.
S kazdou navazkou byl hodnocen znovu i1 zdravotni stav rostlin. NejCastéji se
u rostlin vyskytovala zdravotni kondice ohodnocena ¢islem 9. U nékolika rostlin byl
zaznamenan i zdravotni stav 7 a to hlavné diky zhorSenym podminkdam ve skleniku,
zpusobenych vlnou veder, v obdobi provadéni 24 denni Casti experimentu. Kazda
takto pfipravend a zhodnocend navizka rostlin byla umisténa do svého valce
a zarovenl vSechna data byla zaznamenina do piehlednych zdznamovych archi.
Zaznamové archy jsou dostupné v kapitole Piilohy (pfiloha ¢. 1). Pfi naplnéni véalci
rostlinami pravé jednoho treatmentu, byly tyto valce umistény do pfipravenych
sklenénych boxt, ve kterych byly rozmistény ndhodné. Sklenéné boxy zajisStovaly
ptiblizn¢ stejné mikroklimatické podminky pro pribéh experimentu, ale ziroven
zarucCily i1 bezpe€nost pohybu ve skelniku. Kazdy druhy den, byly rostliny ve valcich
kontrolovany a pokazdé kdyZ objem vody klesl pod 1,5 litru, byla jim voda dolita.
Navic, pti kazdé takovéto kontrole, byly rostliny mezi sebou ndhodné prohazovany
ato kvili zajiSténi pfiblizné stejnych mikroklimatickych podminek pro vsSechny

rostliny v celém prib¢hu trvani praveé jedné délky experimentu.

Po celou dobu trvani experimentl byly ve skleniku zajiStény stabilni teploty
okolo 24 — 27°C s vyjimkou n€kolika dnu pii 24 denni délce expozice. Teploty se
diky vIn¢ veder pohybovaly pies 32°C po dobu asi 6 dni. U 8 a 16 denni délky
expozice nebyl pozorovéin stejny problém a teplotni hranice u téchto délek expozice

nepiekrocila 27°C.

4.3 Sklizen

Po uplynuti doby expozice byly rostliny sklizeny. Pii sklizni se opét
postupovalo od nejniZSich koncentraci po ty nejvyssi, aby se minimalizovaly chyby.
Nejprve byly vytazeny vSechny sklenéné vélce s kontrolami na stil. Pracovni postup
byl rozdé€len do Ctyt fazi. V prvni fazi byl kazdy vélec vylit pfes sito do umyvadla.
Rostlina ulpéla v situ byla proplachovana po dobu 10 vtefin pod proudem vody. Tim
byl odplaven rostlinny opad i zbytky vody z vélce. Ze sita se rostlina umistila na
filtratni papir, nechala trochu okapat a nakonec byla vysuSena za pomoci druhé

pulky téhoz filtra¢niho papiru (obr. €. 7).
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Obr. ¢. 7 Zachyceni praci pri sklizni.

Béhem manipulace s rostlinou byl hodnocen také zdravotni stav. Z filtracniho papiru
byla rostlina umisténa na vahu a spole¢né se zdravotnim stavem byla zaznamenédna
i hmotnost do zdznamovych archli. Potom byla rostlina umisténa do predem
popsaného papirového pytliku. Popisky na pytlicich byly udélany tak, aby byly
jednoznaéné a shodné s t€émi v zdznamovych arSich. Po sklizni vSech kontrolnich
rostlin byly vSechny papirové siacky s rostlinami umistény do samostatné krabice,
aby nedoslo ke kontaminaci vzorkll. Poté se pokracovalo nejniZsi koncentraci
a postupovalo se k té nejvySsi. Na konci dne byly vSechny vzorky v krabicich
prevezeny do susarny Ceské zemédélské univerzity v Praze.

Vzorky byly suSeny pii teplotich 70°C do konstantni hmotnosti, coZ
odpovida dobé priblizné tii dnl. Pfi dosaZeni konstantnich hmotnosti vzorkl se
pokracovalo drcenim. VSechny vzorky byly drceny ru¢né pomoci zdravotnické tieci
misky s tlouckem. VZdy se postupovalo od nejnizZ8i koncentrace po tu nejvyssi.
Nadrcené vzorky byly nakonec jeSt€¢ véazeny. KaZzdy vzorek byl umistén do
uzaviratelného ZIP sacku a patficné popsan. Kazdy jednotlivy treatment v ramci
jedné délky expozice byl uzaviena do vétsSiho ZIP sacku, aby pii ndhodném otevieni
nedoSlo ke kontaminaci niz§ich koncentraci. Nakonec byly pfipravené vzorky
rozdéleny do celkem tfech plastovych zip sickl. Kazdy sicek odpovidal délce

expozice, tzn. 24 denni, 16 denni a 8 denni expozici.
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4.4 Prace v laboratori

Mineralizaéni rozklady vzorkd probihaly v Ustavu experimentilni botaniky
AV CR, v.vi., pod dohledem RNDr., Mgr. Petra Soudka, Ph.D. v laboratofi
rostlinnych biotechnologii. Podminkou pro zahdjeni praci v laboratofi akademie véd
bylo zajisténi vSech nasusenych a nadrcenych vzorkl ze vSech délek expozice, tj. 24,
16 a 8 denni expozice (celkem 260 vzorkil). Cely pracovni proces se sestaval
z navazovani vzorki, pipetovani mineraliza¢niho roztoku do navazky, mineralizace a
fedéni zmineralizovanych roztokd. V celém procesu mineralizace vzorkli se
postupovalo od nejnizSich koncentraci po ty nejvyS§i v ramci jednotlivych
expozi¢nich dob. Nejdfive se zacinaly navazovat v§echny kontrolni vzorky z celého

experimentu, aby v pritbéhu dalSich praci nedoslo k ndhodné kontaminaci.

Pred zacatkem prace byl pfipraven velky plastovy kelimek od jogurtu,
papirovy trychtyi a teflonové zkumavky se stojanem. Do prvni zkumavky byl
zasunut papirovy trychtyf. Ten i se zkumavkou byly vloZeny do kelimku a cela tato
sestava byla umisténa na véazni plochu laboratorni vahy. Vaha sestavy byla
vynulovéana. Nasledovalo otevieni prvniho zip sacku se vzorkem (obr. &. 8). Cést
vzorku byla nabrana na kopist. Kopist 1 s ¢asti vzorku byl vsunut do papirového
trychtyte zastréeném ve zkumavce. Tak se objem z kopistu presunul do teflonové
zkumavky, aniZ by doSlo k pfichyceni ¢asti vzorku na stény zkumavky vlivem
statické elektfiny. Zkumavka s papirovym trychtyfem a ¢asti vzorku byly umistény
do kelimku, jenZ stil na vazni ploSe laboratorni vahy. V piipadé nedostatecné nebo
nevyhovujici hmotnosti navidzky se postupovalo obdobné. Navazka v kazdé
zkumavce byla 0,25 g s odchylkou + 0,0075 g. Papirovy trychtyt byl po kazdém
navazeni pravé jednoho vzorku profukovan proudem vzduchu. Po navéazeni 48

vzorkil byla prace pierusena. Cely pracovni prostor laboratorni digestofe byl vycistén.
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Obr. ¢. 8 Ukdzka pracovni plochy pri navaZovdni vzorkii.

Nasledovalo pipetovani smési mineralizacnich kyselin do zkumavek. Mineraliza¢ni
kyselina je smé&s kyseliny dusicné HNOs a kyseliny chlorist¢é HC1O4 v poméru 7:1 (7
dild HNOs; ku 1 dilu HCIO4). Nejdiive bylo napipetovdno 5 ml mineraliza¢ni
kyseliny do zkumavek. Kyselina byla pipetovana po okraji zkumavek, aby doslo ke
smyti jakychkoliv statickou elektfinou pfichycenych castecek. Vzorek byl vystaven
pusobeni mineraliza¢ni kyseliny pfes noc. Na zacitku dalSiho dne bylo do smési
vzorku s mineralizacni kyselinou napipetovany dal$i 3 ml mineralizac¢ni kyseliny.
Poté byly zkumavky zkontrolovény, jestli se na nich statickou elekttinou neptichytily
prachové ¢astecky. V ptipadé, Ze byly zkumavky ¢isté, zacalo se s rozklady vzorkd.
Rozklady probihaly v mikrovinném reakénim systému pro pfipravu vzorkd,
Microwave PRO od spole¢nosti Anton Paar. Cisté zkumavky se za¢aly vkladat do
reakénich nadobek. Ty musely byt dobfe zasroubovany a vloZeny do rotoru piistroje

(obr. ¢. 9).
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Obr. ¢. 9 Rotor pristroje Multiwave PRO, plnéni reakénimi nddobkami.

Po naplnéni rotoru reakénimi nddobkami, byl rotor pfemistén do pfistroje Multiwave
PRO. Stroj byl nastaven na 1500 W po dobu 40 minut a v zavéru byla i fize chlazeni,
ktera trvala 15 minut. Po ukonceni chladici faze, byl rotor pfistroje vytaZen na
laboratorni stll a zacalo se s otvirdnim reakénich nadobek. To ovSem muselo
probihat v pracovnim prostoru digestofe, jelikoZ v reak¢nich nadobkach byl pretlak.
Nejdiive byla oteviena reak¢ni nddobka. Z ni byla vytaZena zkumavka a jeji objem
byl pielit do 50 ml centrifuga¢ni zkumavky se Sroubovym uzdvérem. Vnitfek
teflonové zkumavky byl vyplachnut destilovanou vodou, aby zisk rozloZeného

vzorku byl co nejvyssi. Vzorek v centrifugacni zkumavce byl jesté doplnén na objem

45 ml destilovanou vodou pomoci stticky (obr. €. 10).

Pouzité zkumavky byly pfed kaZzdym dal$im pouZitim umyty StétiCkou
a jarem a vyplachovany destilovanou vodou. Veskeré pouZité nastroje byly po praci
umyty a pfipraveny na dalSi pouZiti. Navic, po kazdém dni byl pracovni prostor
laboratorni digestofe peclivé vytfen a vyciStén. Pfiblizné po Sesti tydnech praci
v laboratofi byly vzorky z Ustavu experimentalni botaniky AV CR, v.v.i. pfeneseny

do hydrochemické laboratote fakulty Zivotniho prostiedi CZU.
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Obr. ¢. 10 Otevirdni a prelévani vzorkii do centrifugacnich zkumavek typu falcon.

4.5 Laboratoi CZU - Fedéni roztoki

Do cistych centrifugacnich zkumavek bylo napipetovidno 300 pl
zmineralizovaného a na 45 ml rozfedéného roztoku. K témto 300 ul bylo
pripipetovano 15 ml 1,5% roztoku HNO; a destilované vody. Takto pfipravené
vzorky byly odeslany na laboratorni rozbor. Stanoveni koncentrace Cs bylo provedeno
v Laboratofi environmentalni chemie CZU v Praze, Fakulta agrobiologie, potravinovych
a ptirodnich zdroji, Katedra agroenvironmentalni chemie a vyZivy rostlin. Stanoveni
mnozstvi '**Cs probéhlo na hmotnostnim spektrometru ICP MS 7700x (Agilent
Technologies Inc., USA).

4.6 Vyhodnoceni dat

Vyhodnoceni dat probihalo nejprve v tabulkovém kalkulatoru Microsoft Excel. Jako

prvni byla pfepsdna vSechna dostupna data do tabulek, tak aby umoZznily budouci

vvvvvv
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rozklad a vysledné koncentrace. Statistické vyhodnoceni dat probihalo v programu

RStudio (verze 1.0.153).

Obdrzené vysledky z laboratorntho rozboru byly v jednotkdch [ug - L]
a vyjadrovaly koncentraci cesia v analyzovaném roztoku. Pro pfepocet koncentrace

cesia v navazce, v jednotkach [ug - g1, byl pouZit vzorec:

C = Canalyza'V ug - g—1 — (ug- g_l) L

Mnavdizka g

Kde C je vysledek prepo¢itané hodnoty v jednotkich [ug = g'l. Canalyza J€
koncentrace cesia v analyzovaném kapalném vzorku. V, objem analyzovaného
roztoku, bylo pocitino jako celkovy objem natfedéného vzorku. CoZ je roztok
o objemu 2,295 litru (15,3 * 150 = 2,295), jelikoZ byl analyzovany roztok ziedén
150%. Nakonec myays7ka j€ hmotnost navazky, kterd byla v roztoku analyzovana. Déle

bylo potieba zjistit mnoZstvi piijatého cesia rostlinou. To bylo spocitano jako:

Rostlina = C - Mgysing ng=Qug-g"H - g

Kde pro hmotnost cesia v kazdé rostlin€ [ug] bylo zvoleno kédové slovo "Rostlina".
To slouZzilo hlavné pro lepsi orientaci pfi praci se statistickym programem. C byla
koncentrace cesia v analyzovaném roztoku [ug = g] a Mgsina celkovd hmotnost suSiny
vzorku. Pro vypocet procenta odstranéni cesia rostlinou bylo potieba spocitat

skutecné mnozstvi cesia v experimentilnich vélcich a bylo spocitino jako:
Csvo = C4 + M, - V - 10° ug = (mol - I"™Y) - (g - mol™?) - 1

Pro piehlednost jsou vypoctené hodnoty uvedeny v tabulce (tab. €. 3). Csvo udava
mnoZstvi Cs”™ ve vélcich [ug]. Cs je molarni koncentrace kontaminantu, v tabulce
uvedena jako molarita ve valcich. My, je molarni hmotnosti cesia, dosazované jako

132,90545 [mol * g'']. Objem V udavd mnoZstvi kontaminantu, které bylo 25 ml pro

kazdy treatment a délku pokusu.

Molarita treatmentu Molarita ve valcich Mnozstvi Cs* ve valcich
[mmol] [ng]
0,5 0,00833 1661,318
2 0,03333 6645,273
8 0,133 26581,09
16 0,267 53162,18
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32 0,533 106324.,4

48 0,8 159486.,5
64 1,07 212648,7
80 1,33 265810,9

Tab. ¢. 3 Prehledovd tabulka s michanymi roztoky.

S vypocitanymi hodnotami mnozstvi Cs® ve vélcich bylo uZ mozné kalkulovat
procento odstranéni cesia. To se vypocitalo jako hmotnost cesia v kazdé rostling

délené hmotnosti cesia ve valcich.

_ . Rostlina
Odstraneni =
Csvo

5. Vysledky

5.1 Analyza v tabulkovém procesoru

procenta odstranéni cesia. Pfesnéji hodnota uddvd procentudlni mnoZstvi
absorbovaného cesia rostlinou z experimentalnich vélct. Nejprve byly porovnavany

Vv,

hodnoty procenta odstranéni v zavislosti na dobé expozice. Nejniz§i hodnoty byly

u 8 denni expozi¢ni doby, nejvyssi zase u 24 denni (obr. €. 11). Pro zpracovéni grafi

byl pouZit program RStudio (verze 1.0.153).
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Procento odstranéni Cs pfi riizné expoziéni dobé

Procento odstranéni Cs [%)]

8dni

16 dni

Potet dni

Obr. ¢. 11 Menici se hodnoty procenta odstranéni v zdavislosti na dobé expozice.

.
20% -
15% -
.
m%i ﬁ

24 dnf

pocetdni
Bl zani
B 15 ani
B 24 ani

U 8 denni expozice bylo primérné procento odstranéni napii¢ vSemi treatmenty 8,00%

s medianem 7,59%. Hodnoty u 16 denni expozi¢ni doby byly vyssi. Proto primérné

procento odstranéni bylo 14,07% s medianem 14,22%. A u posledni expozi¢ni doby

se hodnoty pohybovali jesté pfiblizn€ o 3 procenta vysSe tj. primér 17,75% a medidn

17,76%. Maximélni hodnoty procenta odstanéni bylo dosaZeno pii 24 denni

expozi¢ni dobé a to 23,69% a nejnizsi 4,78% u 8 denni expozi¢ni doby. VSechna

popsané data jsou prehledné znamenéna v tabulce pod textem (tab. €. 4).

Min 4.78%
Q1l 6.31%
Median 7.59%
Q3 9.55%
Max 14.62%
Mean 8.00%
SD 0.021692
SE 0.002425

Tab. ¢. 4 Prehledovd tabulka s hodnotami procent odstranéni pri riiznych dobdch expozice.

8.45%
12.07%
14.22%
16.00%
20.81%

14.07%
0.025765
0.002881

10.85%
16.39%
17.76%
19.16%
23.69%

17.75%
0.024125
0.003412
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Dile byly sledovéany rozdily procenta odstranéni cesia v jednotlivych expozi¢nich
dobéch napfic¢ treatmenty. Pro jednodussi interpretaci dat a jejich nazornost byla

vytvotena série grafi (obr. €. 12, 13 a 14) a prehledova tabulka (tab. €. 5).

8dni  16dni 24 dni
11.03% 17.25% 18.47%
10.70% 16.15% 18.53%
9.08% 15.54% 18.77%
7.04% 14.88% 17.51%
7.11% 14.41% 18.97%
7.02% 12.17% 18.50%
6.09% 11.11% 16.33%
5.90% 11.02% 14.93%

Tab. ¢. 5 Priumérné hodnoty procenta odstranéni u vSech expozicnich dob a treatmentii.

U expozice trvajici 8 a 16 dni bylo procento odstranéni u vSech treatmentil v priiméru
nejveétsi u koncentrace polutantu 0,5 mM. U 24 denni expozice se procenta
odstranéni napti¢ treatmenty zvySili na pfiblizn¢ stejnou uroven okolo 18%. Se
stoupajicimi koncentracnimi hodnotami jednotlivych treatmentd klesala i hodnota
procenta odstranéni. Jde v podstaté o dokazani faktu, Ze rostlina neni schopnd v tak
kratké dobé pfijmout velké mnoZstvi Cs™ a procento odstranéni je nejvyssi u nizké
koncentrace polutantu, jelikoZ rostlina dokaze pfijmout velkou ¢ast z celkového

mnozstvi aplikovaného cesia. Pro lepsi pfedstavu jsou procenta odstranéni u 8 denni

expozicni doby vykresleny v nésledujicim obrazku (obr. ¢. 12).
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Procento odstranéni Cs napfi¢ treatmenty pfi 8 denni expozici
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Obr. ¢. 12 Procento odstranéni u 8 denni expozice v riiznych treatmentech.

Délka expozice o 16 dnech uZz vykazovala odliSné hodnoty. U vSech
treatmentli byl pozorovin narGst procenta odstranéni pfiblizné o 5 —7%. Nejvyssi
hodnoty byly zjiSt€ny u nejnizZsi koncentrace 0,5 mM polutantu v experimentalnich
vélcich, kde procento odstranéni bylo v priiméru 17,25%. U koncentraci 8, 16 a 32
mM byl zaznamenin pozvolnéj§i pokles procenta odstranéni, oproti 8 denni
expozi¢ni dobé. Pfi této délce experimentu hodnoty klesaly o 1,95% u 8 mM, 3,99%
u 16 mM a 3,93% u 32 mM. U 16 denniho experimentu hodnoty klesly o 1,71% u 8
mM, 2,37% u 16 mM a 2,84% u 32 mM. Grafické vyjadieni procenta odstranéni pii

16 denni expozici jsou graficky zndzornény v obrazku pod textem (obr. €. 13)
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Procento odstranéni Cs napfic treatmenty pfi 16 denni expozici

20%-

>
&

e I

| -

0.5 mit 2mm g mh 18 mM 3zmm 48 mM 64 mhl 20 mil
Treatment

Procento odstranéni Cs [%]

Obr. ¢. 13 Procento odstranéni napric vSemi treatmenty pri 16 denni expozicni dobe.

Pii 24 denni expozi¢ni dobé byly zaznamenany nardsty procenta odstranéni
od 16 denni expozi¢ni doby a to pfibliZzné od 1% po 6%. NejniZsi narast byl zjistén
u nejnizs$i koncentrace treatmentu 0,5 mM, kde nérlst byl pouze 1,22%. Naopak
nejvyssi narust byl u koncentrace 48 mM o 6,33%. U této nejdelsi expozi¢ni doby je
taky patrny narast procenta odstranéni u nejvysSich treatmentovych koncentraci.
Presto u posledni koncentrace 80 mM byl zaznamendn narast o 3,91%. Stejné jako

v pfedchozich expozi¢nich dobach jsou znidzornény na grafu pod textem (obr. €. 14).
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Procento odstranéni Cs napfic treatmenty pfi 24 denni expozici

Procento odstranéni Cs [%]
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Obr. ¢. 14 Hodnoty procenta odstranéni Cs napric treatmenty u nejdelsi doby expozice, 24 dni.

5.2 Statisticka analyza

5.2.1 Hypotézy

Pted zacatkem experimentalni faze bylo stanoveno vice nulovych hypotéz

| ﬁfg“‘ﬁ;

Ho

vcetn€ alternativnich hypotéz H;. Platnost prvni nulové hypotézy (1Hp) a druhé

nulové hypotézy (2Hj) bylo pozd¢ji nutno ovéfit statistickymi metodami. Prvni

nulova hypotéza se tykala vlivu délky expozice na pifjem Cs* z roztoku:

1H)y: Délka expozice nemd signifikantni vliv na piijem Cs* [ug] z roztoku.
Alternativni hypotéza zni:

1H,;: Délka expozice md signifikantni vliv na prijem Cs* [ug] z roztoku.

Druh4 nulové hypotéza se tykala akumulovaného mnoZstvi Cs” rostlinami a to Ze:
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2Hy: Akumulované mnoZzstvi cesia [ug] rostlinami neni signifikantné zdvislé

na treatmentu.
Alternativni hypotéza k této nulové tedy zni:

2H;: Akumulované mnoZzstvi cesia [ug] rostlinami je signifikantné zdvislé na

treatmentu.

Pro ovéfeni hypotéz byl zvolen statisticky program RStudio, verze 1.0.153. Pro
grafickd znazornéni byly pouzity balicky ggplot (Wickham 2009), Rmics a Dunn's
Test (Dunn 1964).

5.2.2 Normalita dat a pouzita metoda

Mnoho statistickych testi je zaloZzeno na predpokladu normality dat.
Predpoklad normality Casto vede k testim, které jsou jednoduché matematicky
traktovatelné a maji vétsi silu ve srovnani s testy, které nespliuji predpoklad
normality dat. S védomim, Ze vétSina redlnych dat nespliuje predpoklad normality
byla nejprve provedena explorativni analyza dat. Explorativni analyza dat sumarizuje
hlavni charakteristiky souboru dat, analyzuje je soucasn¢ i za pouZiti grafickych
vystupl. V pfipad€, Ze explorativni analyza zjisti nesplnéni piedpokladii pro
normalitu rozdéleni dat, je moZné vybrat a pouzit vhodnou metodu transformace dat.
Transformovana data predstavuji soubor dat s pfibliZzné¢ normalnim rozdélenim, na
které se potom parametrické statistické metody vypoctu daji aplikovat (Lane 2003).
V idedlnim ptipadé¢ by pro rychlé otestovani statistickych hypotéz byl pocitan
generalizovany linearni model (GLM) a nebo analyza variance (ANOVA), jenZ je
specidlnim ptipadem GLM. JelikoZ kazda statistickdi metoda ma hned nékolik
predpokladii k pouziti, bylo sledovano, jestli dochazi k jejich plnéni. Proto pted
zahijenim testovani statistickych hypotéz muselo dojit k priizkumu, zdali je vitbec
mozné pouZzit parametrické metody vypoctu. K tomu, aby takové metody mohly byt
pouZity, bylo potifeba zajistit normalitu dat. Podle Shapiro-Wilkova testu nespliovala
7Zadni data normalitu (p <0,001) a dle Bartlettovatestu Zadnd data nespliovala
homogenitu variance (p <0,001). K mozné normalizaci dat slouZi transformace.

Jelikoz Slo o data velmi seSikmend v pravo, byly vyzkouSeny logaritmické,

vvvvvv
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pristoupeno k pouziti Box-Coxovych transformaci. Po pouzZiti téchto transformaci
bylo zjiSténo, Ze data byla ve vSech pfipadéch vice podobna normalnimu rozdé€leni
(p <0,001), aleptesto nebyly takovéto transformace dostaCujici. D4 se tedy fict, Ze
pro piipadné pouZziti ANOVA a GLM nebyly pfedpoklady normality a homogenity

rozptylu splnény a bylo potieba piistoupit k neparametrickym metodam vypoctu.

U vSech délek expozice byl nejdiive zobrazen histogram a Q-Q graf.
Nésledné byl vypocitan Shapiro-Wilklyv test normality. Data u expozice trvajici 8 dni
vykazovala v histogramu ndznak bimodélniho rozdé€leni. U Q-Q grafu nelinearita
bodl poukazuje na odchylku od normalniho rozdé€leni. Vzhledem k tomu, Ze bodovy
obrazec je zakfiveny se zvétSenym sklonem zleva doprava jde o rozdéleni zkosené
napravo (obr. ¢. 15). Shapiro-Wilklv test testuje nulovou hypotézu takovou, Ze
vzorky pochézeji z norméalniho rozdéleni. To znamend, Ze pokud hodnota p < 0,05,
pak se nulova hypotéza zamita s tim, Ze vzorky nepochazeji z normélniho rozdéleni.
U 8 denni expozice je odmitnuta hypotéza, Ze vzorek pochazi z dat s normalnim

rozdélenim (W = 0,872, p < 0,001).
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Obr. ¢. 15 Grafy explorativni analyzy u 8 denni expozice.
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Pfi 16 denni expozicni dobé data v histogramu vykazovala néaznak
bimodalniho nebo témér multimodalniho rozdéleni. Pro blizsi urceni tohoto faktu by
bylo nutné provést dalsi fadu vypocti. U Q-Q grafu nelinearita bodli a jejich
zakiiveni poukazuje na odchylku od normélniho rozdéleni. Vzhledem k tomu, Ze
sklon bodového obrazce se zvétSuje zleva doprava jde o rozdé€leni zkosené napravo.
Vyskyt shluki dat v jejich kvantilech poukazuje stejné jako u histogramu na
bimodéalnost nebo multimodalnost rozdéleni (obr. €. 16). Shapiro-Wilklv test
normality dat u 16 denni expozice zamitd nulovou hypotézu s tim, Ze vzorek

nepochézi z dat s normélnim rozlodélenim (W = 0,897, p < 0,001).
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Obr. ¢. 16 Grafy explorativni analyzy u 16 denni expozice.

Naposled byla provedena explorativni analyza u dat ziskanych z 24 denni
expozi¢ni doby. Stejné jako u pfedchozich piipadi i tentokrdt data v histogramu
vykazovala nidznak bimodalniho mozn4d multimodalniho rozdé€leni. Tuto skutecnost
by bylo nutno podlozit dalS§imi vypocCty. I tentokrat nelinearita bodi u Q-Q grafu
ajejich zaktiveni poukazuje na odchylku od norméilniho rozdé€leni. Diky sklonu
bodového obrazce je také patrné, Ze rozdé€leni je pozitivné seSikmeno. Shluky bodii

poukazuji stejn€ jako u histogramu na bimodalnost nebo multimodalnost rozdéleni.
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Také je patrné, Ze v této sad¢ dat se nachazi vice odlehlych hodnot na chvostech
grafu neZ u dat s krat$i dobou expozice (obr. €. 17). Shapiro-Wilklv test normality
dat u 24 denni expozice zamita nulovou hypotézu s tim, Ze vzorek nepochézi z dat

s normalnim rozlodélenim (W = 0,872, p < 0,001).
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Obr. ¢. 17 Grafy explorativni analyzy u 24 denni expozice.

Pro zjisténi vhodného zpusobu transformace dat byla pouzita Box-Coxova
transformace. K jejimu vypoctu byl pouzZit volné dostupny online software pro
vypocet Box-Coxovych grafli normality. Tato analyza identifikuje hodnotu lambda
(Box-Coxtiva parametru), ktery vede ke kvazi-optimalnimu pfizpisobeni dat
normalnimu rozdé€leni. Zminény software pouzivd dva vypoctové algoritmy
k nalezeni hodnot lambda. Prvni metoda maximalizuje korelaci z normélniho
pravdépodobnostniho grafu (Wessa 2018). Normalni pravdépodobnostni graf je
grafickou metodou pro posouzeni, zda je soubor dat pfiblizn¢ normalné rozdélen
(Chambers et al. 1983). Data jsou vykreslena proti teoretickému normélnimu
rozdé¢leni takovym zplisobem, Ze body by mély tvofit ptiblizné¢ ptimku. Odchylky od

této ptimky ukazuji odklon od normality rozdéleni dat (Sematech 2006). Druha ¢ast

vypoctu pouZivi metodu maximdlni vérohodnosti (bez omezeni) a test
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vérohodnostniho pomeéru pravdépodobnosti proti nulové hypotéze
lambda = 0 a lambda = 1 (Wessa 2018). Metoda maximalni vérohodnosti se pouziva
v Sirokém spektru statistickych analyz. Principem této vypoctové techniky je najit
odhad parametru statistického modelu, ktery maximalizuje pravdépodobnost, Ze
pozorované hodnoty pochazeji z pfedpokldadaného rozdé€leni (Myung 2003; Dupac et
Huskova 2005). Program pouZiva R server - Big Analytics Cloud Computing Center
(Wessa 2018).

Nejdiive byla provedena plnd Box-Coxova transformace u 8 dennich dat. Pro
transformaci byly nastaveny hodnoty minimalni A = -2 a maximalni A = 2. Po
provedeni vypoctu bylo dosaZeno maximalni korelace ~ 0,966 s optimalni hodnotou

A = 0,42. Vysledek vypoctu je uveden v Box-Coxové grafu normality pod textem

(obr. €. 18).

Box-Cox Normality Plot
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Obr. ¢. 18 Box-Coxuv graf normality u 8 denni expozice.

Jednoduse se da fict, Ze Box-Coxlv graf normality je technikou grafické
analyzy dat, kterd urCuje transformace, jenZ pfinesou transformovanou proménnou
nejblize k normalnimu rozdéleni (Sematech 2006). Byl stanoven i matematicky
vzorec parametru lambda, ktery slouZil pro nejvhodnéjsi transformaci dat (vzorec

¢. 1).

49



-1

A

T(Y) =

vevo

Vzorec ¢. 1 pro nejvhodnéjsi transformaci dat — vysledek Box-Coxovy analyzy

Dale byla takto transformovanid data podrobena testu vérohodnostniho

poméru. Analyza nasla u transformovanych dat vétsi shodu s normalnim rozdélenim
neZ mela data netransformovana (LR test, lambda = (0), LRT = 67,437, df = 1,
p <0,001, LR test, lambda = (1), LRT = 136,831, df = 1, p < 0,001). Ptesto takovéato

transformace nebyla dostacujici, aby bylo dosaZzeno normality dat vhodné pro

parametrické testy. Tuto skuteCnost dokazuji i vykreslené histogramy a Q-Q grafy,

srovnavajicich data pred a po transformaci (obr. ¢. 19). Vysledky Box-Coxovy

transformace jsou uvedeny v pfilohéach (ptiloha €. 2).
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Obr. ¢. 19 Grafy explorativni analyzy u 8 denni expozice pied a po transformaci dat.

Déle byla podrobena Box-Coxové¢ transformaci data s 16 denni expozici.

Stejné jako u predchozi transformace byly nastaveny hodnoty minimalni A = -2

a maximdlni A = 2. Po provedeni vypoctu bylo dosaZeno maximalni korelace ~ 0,965
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s optimdlni hodnotou A = 0,46. Vysledek vypoctu je uveden v Box-Coxové grafu

normality pod textem (obr. €. 20).
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Obr. ¢. 20 Box-Coxiv graf normality u 16 denni expozice.

Stanoveny matematicky vzorec parametru lambda byl stejny jako u dat
s 8 denni expozi¢ni dobou. SlouZil pro nejvhodnéjsi transformaci dat a je uveden na
pfedchozi stran¢ (vzorec ¢. 1). Déle byla data po transformaci podrobena testu
veérohodnostniho poméru. Tento test nasel u transformovanych dat vétsi shodu
s normalnim rozdélenim nez méla data netransformovana (LR test, lambda = (0),
LRT = 65,214, df = 1, p < 0,001, LR test, lambda = (1), LRT = 83,376, df = 1,
p <0,001). Ptesto, stejné¢ jako v minulém piipadé€, nebyla takovato transformace
dostacujici, aby bylo dosaZeno normality dat vhodné pro parametrické testy. Tuto
skutecnost dokazuji i vykreslené histogramy a Q-Q grafy, srovnavajicich data pred

a po transformaci (obr. €. 21). Vysledky Box-Coxovy transformace jsou uvedeny

v pfilohach (pftiloha ¢. 2).
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Obr. ¢. 21 Grafy explorativni analyzy u 16 denni expozice pred a po transformaci dat.

Jako posledni byla transformovana Box-Coxovou transformaci data 24 denni
expozice. Hodnoty lambda byly stejné jako u predchozi transformace nastaveny jako
minimalni A = -2 a maximalni A = 2. Po probéhnuti programu vypoctu bylo dosazeno
maximélni korelace ~ 0,960 s optimilni hodnotou A = 0,38. Grafické zobrazeni
vypocitanych hodnot je uvedeno v Box-Coxové grafu normality pod textem (obr.
¢. 22).
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Obr. ¢. 22 Box-Coxuv graf normality u 24 denni expozice.
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Program stanovil vzorec pro nejvhodnéj$i transformaci dat. Tento

matematicky vzorec parametru lambda byl stejny jako u dat s 8 a 16 denni expozi¢ni

dobou a je uveden na ptfedchozi strané (vzorec €. 1). Déle byla transformované data

podrobena testu vérohodnostniho poméru. Analyza naSla u transformovanych dat

vetsi shodu s normalnim rozdélenim neZ meéla data netransformovana (LR test,

lambda = (0), LRT = 64,556, df = 1, p < 0,001, LR test, lambda = (1), LRT = 98,808,

df = 1, p<0,001). Presto, stejné jako v minulych piipadech, nebyla takovato

transformace dostacujici, aby bylo dosaZeno normality dat vhodné pro parametrické

testy. Tato skutecnost je zobrazena na nasledujicich histogramech a Q-Q grafech,

srovnavajicich data pfed apo transformaci (obr. ¢. 23). Vysledky Box-Coxovy

transformace jsou uvedeny v pfilohéach (ptiloha €. 2).
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Obr. ¢. 23 Grafy explorativni analyzy u 24 denni expozice pred a po transformaci dat.
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5.3 Testovani statistickych hypotéz

Jelikoz originidlni data a ani data transformovand nesplnila predpoklad
normality astejného rozptylu, byl zvolen Kruskal-Wallistiv test, coZ je
neparametricky ekvivalent jednocestné analyzy variance. Test byl proveden
k porovnani signifikance vlivu délky expozice na pifjem Cs’ rostlinami
a k porovnani signifikance mezi absorbovanymi ug Cs" a treatmenty. Po dokondeni
vypoctl spojenych s prvni a druhou nulovou hypotézou, bylo potieba za prvé zjistit,
jaky je vliv délky expozice na pifjem Cs’ v porovnini s riiznymi dobami expozice
navzdjem mezi sebou. A za druhé, u kterych skupin treatmentii je signifikantni
pifjem Cs’ rostlinou. Proto bylo potieba zvolit post hoc test slouzici k takovému
porovnani. Jednim z testl, které je mozné pouzit je Wilcoxontiv parovy test (STHDA
2018). Vysledek tohoto testu byl signifikantni (p > 0,001) mezi téméf vSemi
skupinami treatmentl. Jediné nepritkazné hodnoty byly nalezenymezi treatmenty
64mM — 48mM u 24 denniho experimentu, 64mM — 80mM u 16 denniho expreimetu
a 64mM — 80 mM u 8 denniho experimentu. Tim vzniklo podezieni, Ze se nejedna
o nejvhodnéjsi test k post hoc testovani téchto skupin. Jelikoz testy, které pouZzivaji
sumu potadi at’ uz ve Wilcoxontv parovy test nebo Mann-Whitneylv U test ignoruji
potadi pouzivand Kruskal-Wallisovym testem. Za dalSi nepouzivaji souhrnné
rozptyly pro parové testy. Neparametrickymi testy, vhodnymi k porovnavani vice
skupin jsou Dunnliv test, Conover-Imantv test nebo Dwass-Steel-Crichtlow-
Flignertiiv test (Dunn 1964; Conover et Iman 1979; Crichtlow et Fligner 1991; Hazra

et Gogtay 2016). Pro porovnani vice skupin by zvolen Dunniv test.

FDR neboli "false discovery rate" je oCekavany pomér chyb prvniho druhu.
Chyba prvniho druhu nastava pii chybném zamitnuti nulové hypotézy — zamitime
platnou nulovou hypotézu. Jinymi slovy je vysledek faleSné pozitivni. Korekce nebo
také dprava ocekdvaného poméru chyb, je ndpomocna pii kontrole skuteCnosti, Ze
n¢kdy mohou ndhodou malé p-hodnoty (mensi nez 5%) nespravné vést k zamitnuti
pravdivé nulové hypotézy. Benjamin-Hochbergova korekce pomaha predchazet
chybam prvniho druhu a také byla zvolena pro korekci Dunnova testu. Byla zvolena

z velké tady dostupnych korekci jako napiiklad nejpouzivangj$i Bonferroniho

a dalSich mén¢ konzervativnich korekci jako jsou napiiklad Holmova, Hochbergova,
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Hommelova a nakonec Benjamin-Hochbergova (Hazra et Gogtay 2016; Dinno 2017).
Zdiavodnénim vybéru této korekce jsou nésledujici skutec¢nosti. Bonferroniho
korekce se pouZiva pro limitovani pravdépodobnosti ziskat statisticky signifikantni
vysledek pfi testovani vice hypotéz. To je potieba, protoZe ¢im vice testll je spusténo,
tim vétsi je Sance ziskat signifikantni vysledek. Bonferroniho korekce trpi ztratou
sily testu, coZ je diky mnoZstvi divodld vcetné faktu, Ze poméry chyby druhého
druhu jsou vyssi kazdym testem. Neboli dochazi k prehnané korekci chyby prvniho
druhu (Hochberg 1988; Hommel 1988; Dinno 2017). Metody Hochberga a Hommela
jsou platné, jsou-li testy hypotéz nezavislé, a nebo jsou-lipozitivné korelovany
(Sarkar 1998; Sarkar et Chang 1997). Navic pro uji$téni spravnosti volby korekce,
byly provedeny pifepocty vSech testil s riznymi metodami uprav p-hodnot. Diky
témto propoctim a vySe zminénym faktim bylo rozhodnuto o volbé Benjamin-

Hochbergovy korekce u vypocti Dunnovychtesta.

5.3.1 Vliv délky expozice na prijem Cs

Na zdklad¢ vysledki Kruskal-Wallisova testu (chi-squared = 23.349, df = 2,
p <0,001) byl nalezen velmi silny diikaz o signifikantnim rozdilu mezi primérnymi
pofadimi alesponl jednoho péaru skupin délky expozice. To znamend, Ze zamitame
hypotézu 1Hy a plati, Ze délka expozice m4 signifikantni vliv na ptijem Cs" [ug]
z roztoku. Pro nizorné zobrazeni akumulovanych mnoZstvi Cs™ pii riizné délce

expozice byl zvolen sloupcovy graf (obr. €. 24).

55
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Obr. ¢&. 24 Grafy prijatych mnoZstvi Cs* pri tiech riznych expozicnich dobdch.

Pro upfesnéni vysledkli Kruskal-Wallisova testu byl proveden Dunnlv post
hoc test. Tento test slouZi k porovnani signifikance vlivu délky expozice na piijem
Cs” mezi rtiznymi délkami expozice. Otestovani dat nalezlo silné dikazy (p < 0,001,
upravena o Benjamini-Hochbergovu korekci) o signifikantnim vlivu délky expozice
na pifjem Cs’ mezi dvéma skupinami délek expozice. V kazdé buiice horni &islo
vyjadfuje Dunnovu parovou Z-test statistiku. NiZ§i ¢islo je v tomto piiklad€ surova
p-hodnota spojena s testem (je tfeba porovnavat s o/ 2) (Dunn 1964). Vysledky jsou

ptehledné¢ zobrazeny v tabulce pod textem (tab. €. 6).

Ccomparison of x by group
(Benjamini-Hochberg)

col Mean |
Row Mean | 16 24

+
24 | -1.388089
| 0.0826
|
8 | 3.285335 4.693114
| 0.0008%* 0.0000%*
alpha = 0.05

Reject Ho if p <= alpha/2

Tab. ¢. 6 Tabulka Dunnova testu porovndvajici signifikanci vlivu doby expozice na pijem Cs* mezi

Jednotlivymi skupinami.

56



5.3.2 Expozice o délce 8 dni

Na zéklad¢ vysledkii Kruskal-Wallisova testu (chi-squared = 86,363, df = 8§,
p <0,001) miZeme tvrdit, Ze byl nalezen velmi silny dikaz o signifikantnim rozdilu
mezi prumérnymi poradimi alesponl jednoho paru skupin. To znamena, Ze zamitime
hypotézu 2H,. Tim paddem plati hypotéza alternativni tj. akumulované mnoZstvi cesia
rostlinami [ug] je signifikantné zdvislé na treatmentu u 8 denni expozice rostlin.
Vizualni zobrazeni vysledki Kruskal-Wallisova testu je velmi obtizné. Bylo by
zavadejici vykreslovat pruméry nebo mediany na sloupcovém grafu, nebot’ Kruskal-
Wallisiiv test neni testem o rozdilu téchto hodnot (McDonald 2009). Presto, Ze neni
zpracovan graf pro vysledky testované statistické hypotézy, byl pfiloZzen alespon graf
zobrazujici absorbovand mnoZstvi Cs™ [ug] v jednotlivych treatmentech (obr. &. 25).

Mnozstvi absorbovaného Cs [u g] v jednotlivych treatmentech u 8 denni expozice

20000~

15000~

10000~

MnoZstvi absorbovanych pgCs

-
——

Kontrola 05 mM 2mM 8 mm 16 mM 32 mi 48 mi 64 mi 80 mM
Treatment

Obr. ¢. 25 Grafy absorbovaného mnoZstvi cesia v jednotlivych treatmentech.

Vv

Prehlednéjsi vysledky poskytne tabulkovy vystup z Dunnova testu. Dunntv
post hoc test slouZ k porovnani signifikance rozdilu piijmu Cs™ mezi jednotlivymi

skupinami treatmenti. Otestovani dat nalezlo silné dikazy (p <0,05, upravena
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o Benjamini-Hochbergovu korekci) o signifikantnim rozdilu pifjmu Cs” mezi mnoha

skupinami. Vysledky jsou piehledné zobrazeny v tabulce pod textem (tab. ¢. 7).

comparison of x by group
(Benjamini-Hochberg)

0.0000%* 0.0015%* 0.0000%* 0.0163* 0.1339 0.2243

Col Mean-|
Row Mean | 0,5 mm 16 mm 2 mMm 32 mM 48 mMm 64 mMm
_________ o o o e
16 mM | -2.567762
| 0.0097*
|
2mm | -0.855920 1.711841
| 0.2076 0.0602
|
32 mM | -3.457920 -0.890157 -2.601999
| 0.0008* 0.2240 0.0098*
|
48 mMm | -4.544940 -1.977177 -3.689019 -1.087019
| 0.0000* 0.0393 0.0004* 0.1719
|
64 mM | -5.024256 -2.456493 -4.168335 -1.566335 -0.479315
| 0.0000* 0.0126* 0.0001* 0.0782 0.3159
|
8 mm | -1.711841 0.855920 -0.855920 1.746078 2.833098 3.312414
| 0.0626 0.2138 0.2205 0.0632 0.0052* 0.0012*
|
80 mm | -5.803144 -3.235381 -4.947223 -2.345223 -1.258203 -0.778888
|
|

Kontrola | 0.855920  3.423683 1.711841 4.313841 5.400861 5.880177

| 0.2276 0.0009%* 0.0652 0.0000%* 0.0000%* 0.0000%*
col Mean-|
Row Mean | 8 mM 80 mM
_________ o e e e
80 mM | -4.091302
[ 0.0001%*

|
Kontrola | 2.567762 6.659065
| 0.0102%* 0.0000%*
alpha = 0.05
Reject Ho if p <= alpha/2

Tab. ¢. 7 Tabulka Dunnova testu porovndvajici signifikanci rozdilu piijmu Cs* mezi jednotlivymi

skupinami treatmentii u 8 denniho experimentu.

5.3.3 Expozice o délce 16 dni
Na zéklad¢ vysledk Kruskal-Wallisova testu (chi-squared = 81,998, df = 8,
p <0,001) byl nalezen velmi silny diikaz o signifikantnim rozdilu mezi primérnymi

poradimi alesponl jednoho paru skupin. Zamitdme tedy druhou nulovou hypotézu na
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hladin¢ vyznamnosti 0,001. Plati tedy hypotéza alternativni tj. akumulované
mnozstvi cesia rostlinami [ug] je signifikantné zavislé na treatmentu u 16 denni
expozice rostlin. Stejné jako u pfedchozi experimentalni doby neni zatazen graf se
zobrazeni vysledkli Kruskal-Wallicova testu, ale je pfiloZen graf zobrazujici

absorbovana mnozstvi Cs' [ug] v jednotlivych treatmentech (obr. &. 26).

Mnozstvi absorbovaného Cs [u g] v jednotlivych treatmentech u 16 denni expozice

30000~

treatrment
E Kontrola
Eosmu

=R

E 4 Blamn
| BS 16 mm
B 32mm

== S
Ed s4mm
E= 80 mh

20000~

LI} |

MnoZstvi absorbovanychp g Cs

10000 -

==
==

Kontrola 05 mM 2mM 8 mm 16 mM 32 mi 48 mi 64 mi 80 mM
Treatment

Obr. ¢. 26 Grafy absorbovaného mnoZstvi cesia v jednotlivych treatmentech u 16 denniho experimentu.

Diky Dunnové testu byly nalezeny silné dikazy (p<0,05, upravena
o Benjamini-Hochbergovu korekci) o tom, Ze existuji signifikantni rozdily pfijmu

Cs" mezi skupinami. Vysledky jsou zobrazeny v nasledujici tabulce (tab. &. 8).
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comparison of x by group
(Benjamini-Hochberg)

Col Mean-|
Row Mean | 0,5 mm 16 mm 2 mMm 32 mM 48 mMm 64 mM
_________ o
16 mM | -2.717929
| 0.0062%*
|
2 mM | -0.905976  1.811953
| 0.1991 0.0485
|
32 mM | -3.623906 -0.905976 -2.717929
| 0.0004%* 0.2053 0.0066*
|
48 mM | -4.638599 -1.920670 -3.732623 -1.014693
| 0.0000* 0.0448 0.0003* 0.1926
|
64 mM | -5.490217 -2.772288 -4.584241 -1.866311 -0.851617
| 0.0000%* 0.0059%* 0.0000%* 0.0485 0.2088
|
8 mM | -1.811953 0.905976 -0.905976 1.811953 2.826646 3.678264
| 0.0504 0.2119 0.2190 0.0525 0.0056* 0.0004*
|
80 mM | -6.178759 -3.460830 -5.272783 -2.554853 -1.540160 -0.688542
| 0.0000%* 0.0007%* 0.0000%* 0.0096* 0.0823 0.2526
|
Kontrola | 0.554795 2.773975 1.294521 3.513701 4.342195 5.037538
| 0.2895 0.0062* 0.1257 0.0006* 0.0000* 0.0000*
col Mean-|
Row Mean | 8 mm 80 mM
_________ o e
80 mM | -4.366806
| 0.0000%*
|
Kontrola | 2.034248 5.599731
| 0.0359 0.0000*
alpha = 0.05

Reject Ho if p <= alpha/2

Tab. ¢ 8 Tabulka Dunnova testu porovndvajici signifikanci rozdilu prijmu Cs™ mezi jednotlivymi

skupinami treatmentii u 16 denniho experimentu.

5.3.4 Expozice o délce 24 dni

Na zéklad¢ vysledkii Kruskal-Wallisova testu (chi-squared = 81,091, df = 8,
p < 0,001) byl nalezen velmi silny ditkaz o signifikantnim rozdilu mezi primérnymi
potadimi alespoil jednoho paru skupin. Proto zamitdime druhou nulovou hypotézu na
hladiné vyznamnosti 0,001. Plati tedy hypotéza alternativni tj. akumulované
mnoZstvi cesia rostlinami [ug] je signifikantné zavislé na treatmentu u 24 denni

expozice rostlin. Stejné jako u predchozich experimentilnich dobach neni zatfazen
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graf se zobrazenim vysledkil Kruskal-Wallicova testu, ale je pfiloZen graf zobrazujici

absorbovana mnoZstvi Cs* [ug] v jednotlivych treatmentech (obr. &. 27).

Mnozstvi absorbovaného Cs [u g] v jednotlivych treatmentech u 24 denni expozice

40000~ —_—

treatrment
3 i
30000 E Kontrola

Eosmm
=R
_— Blsmn

T B 16 mu
20000 = kP
B 48 mm

Ed 54mm
? =

MnoZstyi absorbovanychp g Cs

10000 -

| ' I ' ' I ' I '
Kontrola 0.5 mm 2mn 8 mm 16 mM 32mM 48 mM 64 mM 80 mM
Treatment

Obr. ¢. 27 Grafy absorbovaného mnoZstvi cesia v jednotlivych treatmentech u 24 denniho experimentu.

Dunnovym testem byly nalezeny silné dikazy (p<0,05, upravena
o Benjamini-Hochbergovu korekci) o existenci signifikantnich rozdilé piijmu Cs*

mezi skupinami treatmentl. Vysledky jsou zobrazeny v tabulce pod textem (tab. €. 9).

Comparison of x by group
(Benjamini-Hochberg)

0.0000%* 0.0058%* 0.0000%* 0.0466 0.2422

col Mean-|
Row Mean | 0,5 mMm 16 mm 2 mM 32 mm 48 mM 64 mM
_________ oo o
16 mmM | -2.717929
| 0.0062%*
|
2 mM | -0.905976 1.811953
| 0.1991 0.0485
|
32 mM | -3.632965 -0.915036 -2.726989
| 0.0004* 0.2161 0.0064*
|
48 mMm | -4.774496 -2.056566 -3.868519 -1.141530
| 0.0000%* 0.0341 0.0002%* 0.1574
|
64 mM | -5.517396 -2.799467 -4.611420 -1.884431 -0.742900
|
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|
8 mm | -1.811953 0.905976
| 0.0504 0.2053

I
80 mM | -6.006624 -3.288694
| 0.0000%* 0.0013*
|

Kontrola | 0.554795 2.773975
| 0.2978 0.0059*
Ccol Mean-|
Row Mean | 8 mMm 80 mM
_________ o e
80 mM | -4.194671
| 0.0001*
|
Kontrola | 2.034248 5.459183
| 0.0343 0.0000%*
alpha = 0.05

Reject Ho if p <= alpha/2

-0.905976  1.821012
0.2119 0.0515
-5.100647 -2.373658
0.0000%* 0.0159*
1.294521  3.521099
0.1303 0.0006*

2.962543
0.0037*

-1.232128
0.1401

4.453154
0.0000*

3.705443
0.0003*

-0.489227
0.3123

5.059730
0.0000*

Tab. ¢. 9 Tabulka s vysledky Dunnova testu porovndvajici signifikanci rozdilu piijmu Cs* mezi

Jjednotlivymi skupinami treatmentii u 24 denniho experimentu.

K porovnéni absorpce Cs+ v zavislosti na treatmentu u vSech tii délek trvani

experimentu byl vykreslen interakéni graf, ve kterém je jasné patrné, Ze mnoZstvi

absorbovaného cesia roste s délkou trvani experimentu (obr. €. 28).

MnozZstvi absorbovaného Cs napfié treatmenty pfi riznych dobach expozice

20000 30000 40000
1 I I

Pramérny pfjem Cs rostlinou [ g]

10000
I

Doba expozice

kontrola 0,5mmal 2mmol 8mmaol

16mmol

32mmol

Treatment

48mmol

64mmol

3%

80mmol

Obr. ¢&. 28 Interakeni graf zobrazujict priimérny prijem Cs™ napric treatmenty pii riiznych dobdch

expozice.
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6. Diskuze

V této kapitole jsou diskutoviny vysledky této studie jak s terrestrickymi, tak
i akvatickymi rostlinami. Akvatické rostliny jsou sice vyuZivany pro fytoremediace
tézkych kovi, ale za soucasné situace neexistuje velky pocet druhii pouzitych pro
remediace Cs (Sharma et al. 2015). Pfi prizkumu 188 kmeni fas a vodnich rostlin
rostlina Lemna aoukikusa a tfasy Chloroidium saccharophilum a Batrachospermum
virgato-decaisneanum (Fukuda et al. 2014) Také autoii rewiev Burger a Lichtscheidl

(2018) uvadgji, Ze existuje malo informaci o pfijmu cesia z vodniho prostiedi, coz

vvvvvv

6.1 Cesium v kontrolnich vzorcich

Stanovenim '**Cs pomoci hmotnostnim spektrometru byly ziskany hodnoty
koncentraci Cs® ve vzorcich. Hodnoty kontrolnich vzorkli se po pfepo¢itani
pohybovaly v rozmezi 0,046 — 0,459 ug/g, obsah Cs* v celych kontrolnich vzorcich
byl mezi 0,079 — 0,919 ug. Dle Japonské studie provedené v roce 1959 zkoumajici
koncentrace cesia u 50 rostlinnych druhii rostoucich v pfirod¢, se zjistilo, Ze
koncentrace cesia se béZn¢ pohybovaly mezi hodnotami 0,002 — 1 ug/g (Yamagata et
al. 1959). Stejné tak Cook a kol. (2007) provedli podrobny pruzkum v USA, kde
hodnoty stabilniho cesia u 124 druhi rostlin byly v rozmezi 0 — 0,365 pg/g. DalSich
24 druht rostlin bylo zkouméno ve studii, kterou provedli Horovitz a kol. (1974).
Zjistilo se, ze koncentrace Cs* v rostlinich se pohybovaly mezi 0,01 — 2,5 pg/g
(Horovitz et al. 1974), coz odpovid4 i uvddénym hodnotdm pro koncentrace u Cerstvé
hmotnosti zeleniny 0,2 — 3,3 ng/g a ¢erstvé hmotnosti ovoce < 0,1 — 2,9 pg/g (Pais et
Jones 1997). Porovnanim hodnot ziskanych z laboratorniho rozboru vzorka s daty
dostupnymi v literatufe, miZeme dojit k zavéru, Ze koncentrace piitomné
v kontrolnich vzorcich jsou v piirodé béZné. Na druhou stranu neni zcela jasné, zda
nemizZe jit o *'Cs, které se dostalo na tizemi CR pfi testech termonukledrnich zbrani
a havirii JE v Cernobylu. Kontaminace tizemi CR zpiisobena testovanim jadernych

zbrani v 60. letech byla piiblizné stejnd, jako pii havarii Cernobylské JE (Rulik et
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Helebrant 2011). V Ceské republice doslo pii zminéné havérii ke kontaminacim
3 400 km® plochy aktivitou 10 — 20 kBg/m* a 360 km” bylo zasaZeno 20 — 37 kBq/m”.
Kontaminace uloZena na tzemi Ceské republiky byla pouze 0,09% z celkového
vypusténého mnoZstvi 85 PBq "*'Cs, tedy 76,5 TBq (Izrael et al. 1996; Povinec et al.
2013). Je tedy mozné, Ze Cast cesia pfitomnd ve vzorcich miZe byt pozlstatkem
téchto udalosti s ptihlédnutim na to, Ze rostlinny material byl odebran v JihoCeském

kraji, kde byly hodnoty Bcs vyS$Si nez v jinych krajich (Rulik et Helebrant 2011).

6.2 Teploty a zdravotni stav pri 24 denni expozici

Jak bylo zminéno v metodice, kapitole 4.2, ve skleniku byly udrZovany
teploty v rozmezi 24 — 27°C po celou dobu trvani experimentli. Pfiblizné¢ 6 denni
piekroceni teplot nastalo pouze pfi extrémni vIin€ veder u 24 denni délky expozice.
Béhem téchto 6 dnl se teploty ve skleniku pohybovali nad 32°C. Jak zjistili uZ na
zacatku 60. let Bange a Overstreet (1960) ma zména teploty a obsahu kysliku roli pii
akumulaci Cs™ rostlinami. V jejich studii bylo také pozorovéno, Ze nizké teploty
a snizend dostupnost kysliku méla pomérné vétsi vliv na piijem Cs' pii nizkych
hodnotich Cs* v roztoku (Bange et Overstreet 1960). Nebo jak zjistil Buysse a kol.
(1995) koncentrace Cs* byla u vyhonki a kofenli §penatu setého (Spinacia oleracea)
piiblizné stejni pro oba teplotni treatmenty 15°C a 25°C. Celkovy obsah Cs* byl
vSak vyS$$i u rostlin s nizs$i teplotou, ale hodnoty byly ovlivnény jejich vyssi
hmotnosti. MuiZe byt tedy feceno, Ze teplota je odpovédna za povahu a zptisob chovani
sorbatu v roztoku a dostupnost aktivnich sorpénich mist na povrchu adsorbentu se
zménami teplot (Yagub et al. 2014). To znamend, Ze pokud se zvysi teplota roztoku,
sniZi se elektrostatické interakce iontli v roztoku a proto dojde ke zvySeni mobility ku
sorbentu a naopak. Kromé toho jak uvedl ve své praci Ali (2009) je obecné znamo, 7Ze
sorpce je fizena fyzikalnim jevem. Navic jak uvadi Marschner (2011), piijem iontd je
zavisly na teploté, obvzlasté pii teplotich pod 10°C. Navic pii velmi vysokych
teplotdch piijem iontd klesd (Marschner 2011). Vzhledem k témto divodim by se
mohlo usuzovat, 7e zvySené teploty mohly ovlivnit pifjem Cs’ rostlinami nebo
ovlivnit jejich zdravotni stav. Jak je uvadéno v literatute Ceratophyllum demersum L.
se vyskytuje nejCastéji v mezotrofnich az eutrofnich vodach a roste nejlépe

v hloubkéch od 2,5 — 6 m. Kde rostliny mohou dortstat ptiblizné 2,5 m (DiTomaso

64



et al. 2013; Ye et al. 2018). Kotfeny chybi, ale listové vétve jsou nékdy modifikovany
jako rhizoidy (Godfrey 1981). Rhizoidy jsou velmi podobné co do struktury a funkce
jako kotenové vlasky — rhizodermis u suchozemskych cévnatych rostlin. Teplota
vody, v niZ Ceratophyllum demersum L. roste se bohybuje v rozmezi 10 — 40°C a pH
6,8 — 9,0 (Srivastava et al. 2008). Také se zda, Ze je velice tolerantni k teplotnim
zméndm (Hyldgaard et al. 2014). Proto i kdyby doSlo ke zvySeni teplot vody
v experimentilnich vélcich nad 32°C, pravdépodobné by nebyl ovlivnén zdravotni
stav rostlin, ale mohlo by dojit k vy$3i akumulaci Cs" rostlinami pravé v téchto Sesti
dnech extrémnich veder. Na druhou stranu nesmi byt opomenuty vnitrodruhové
rozdily ve fenotypové plasticité. Piesto, Ze je v literatuie uvadeén rozsah teplot 10 —
40°C, které dokaze C. demersum tolerovat, z vysledki studia danskych, pfirozené se
vyskytujicich populaci a invaznich jedincti z Nového Zélandu bylo zjiSténo, Ze
relativni riistova rychlost druhu byla nejvyssi mezi 25 — 35°C. Na druhou stranu pro
invazni C. demersum z Nového Zélandu bylo jasné teplotni optimum 25°C, pfii
kterém byly pfirtstky dvakrat tak rychlé jako u neinvazivni populace z Dénska
(Hyldgaard et Brix 2012). Je tedy mozZné, Ze diky vnitrodruhové plasticité je teplotni
optimum v CR jiné neZ hodnoty uvadéné v literatufe a tudiZ by zvyseni teplot mohlo
mit vliv na akumulaci Cs*. Oviem pro dokédzani téchto tivah by musely byt

provedeny dalSi experimenty.

6.3 Zdravotni stav rostlin

Jak jiz bylo diskutovano vySe, existuje moZzZnost ovlivnéni piijmu cesia
teplotou. Otazkou ale je, jakou roli hral zdravotni stav rostlin. Toxické efekty Cs” se
zacinaji projevovat pii koncentracich presahujici 0,2 mM (White et Broadley 2000;
Borghei et al. 2011), ale kriticky zavisi na koncetraci ostatnich iontd (White et
Broadley 2000). Pti evaluaci zdravotnich stavi rostlin u tif riiznych délek expozice,
je jasné patrné, Ze u 8 a 16 dennich expozicnich délek se neprojevily fytotoxické
t¢inky Cs” (obr & 29). PiestoZze hodnoty v jednotlivych valcich piekraovaly
0,2 mM. Presnéji u koncentrace treatmentu 16 mM byla molarita ve vélcich 0,267
mM. Treatment o koncentraci 80 mM piesihl hodnotu 0,2 mM vice nez 6 krat. Tyto

zavéry jsou podpofeny 1 Wilcoxonovym testem diky némuZ nebyly nalezeny
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signifikantni rozdily mezi zdravotnim stavem pied a po zahdjeni experimentl

(p > 0,05).

Zdravotni stav rostlin u riznych délek expozice

ZlepSeni | Zména zdravotniho stavu | ZhorSeni =>

<

8 16 24
Daoba expozice

Obr. ¢. 29 Projevy fytotoxickych iicinkii v zdvislosti na dobé expozice.

Expozi¢ni doba trvajici 8 dni neméla na rostliny Zadny efekt. NedoSlo ke
zhorSeni ani zlepSeni kondice rostlin ani v jednom piipad¢. Naproti tomu pfi
16 dennim experimentu doSlo k nékolika méilo zménam, ale i tak byly zdravotni
stavy rostlin pomérné stabilni. K nejvétsim zménam doslo u koncentrace treatmentu
64 mM, kde 6 vzorkl rostlin nezménilo svlij zdravotni stav a 4 vzorky rostlin
zhor$ily zdravotni stav o 1 bod. Naopak u 80 mM doslo u jednoho vzorku ke
zlepseni kondice o jeden bod, u tfech doslo ke zhorSeni o 1 bod a u zbytku vzork

nedoslo ke zméné.

Nakonec vyvstiva otazka, jakou roli hrala fytotoxicita na zdravotni stav
rostlin u 24 denni expozice. Pokud je zdravotni stav rostlin hodnocen v ramci celé
expozi¢ni doby, existuji velmi silné diikazy o signifikantnim (Wilcoxon, p < 0,001)
zhorSeni zdravotniho stavu. Na druhou stranu, jak je patrné z grafu u 24 denni

expozice (obr. ¢. 30), dochazi u koncentraci treatmentd 0,5 mM a 2 mM jak ke
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zlepSeni zdravotniho stavu u nékterych vzorka, tak u dalSich ke zhorSeni.
U koncentrace 8 mM se kondice rostlin nezménila viibec. Dalo by se tedy fict, Ze do
koncentrace treatmentu 8 mM a délky expozice 24 dni nebyly pozoroviny Zadné
viditelné fytoxické efekty. Tento zavér byl podpoien i vysledky Wilcoxonova testu
(p > 0,05). Naproti tomu u 16 mM koncentrace byl zdravotni stav rostlin
v 6 piipadech stabilni a u 4 byla pozorovana zména o jeden stupenl k horSimu, ale
1vtomto piipadé nebyla nelazena Wilcoxonovym testem signifikantni zména
kondice (p > 0,05). Nicméné signifikantni (Wilcoxon, p < 0,001) zhorSeni
zdravotniho stavu bylo vice vyrazné u koncentraci treatment od 32 mM a vyssich.
Nejvyraznejsi a na prvni pohled patrné znamky Spatného zdravotniho stavu byly
pozorovéany u koncentrace treatmentu 80 mM (obr. €. 31). Minimalni zmény kondice
byly pouze u jedné rostliny a to o 1 bod. Naopak nejvétsi zhorSeni bylo pozorovano

u jedné rostliny o 4 body. Priimérn¢ se zdravotni stav zhorsil o 2,7 bodu.

Zdravotni stav rostlin u 24 denni expozice

Zlep&eni | Zména zdravotniho stavu | Zhorsenl =>

<=

! ! ! ! ! ! ! |
0,5 mM 2mmM gmmM 16 mM 32 mM 48 mM 64 mM 80 mM
Treatment

Obr. ¢. XX Zdravotni stavy rostlin v jednotlivych treatmentech.
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Stejné jako byl sledovan zdravotnihu stav rostlin u této studie, byla sledovana
kondice u Calla palustris, u niZ nebyl shledan zdravotni stav rostlin signifikantnim
faktorem u treatmentu o koncentraci 0,5 mM pti akumulaci Cs* (Rinaldi et al. 2017).
Po expozici Arabidopsis thaliana treatmentu o koncentraci 1 mM CsCl popsal Isaure
a kol. (2006), silny vliv nedostatku K a fytotoxicky efekt Cs. Pocet listli byl
redukovén na polovinu a u rostlin byla velmi vyrazna chlor6za (Isaure et al. 2006).
Také Kang a kol. (2012) pozorovali pokles obsahu chlorofylu v listech za
2,4 a7 tydnt trvani experimentu o 3 — 57% od koncentraci 1 mM. Zadné takovéto
zjisténi nebylo ucinéno do treatmetii o koncentraci 8§ mM, ani pfi 24 dnech expozice.
Dale jak uvadi Borghei a kol. (2011) vétSina rostlin Calendula alata zistala zdrava
po 15 dnech 2,5 mM treatmentu (pfepocitdno), coz odpovidad i vysledkim z této
studie, kde zdravotni stav u treatmentl do 8 mM byl neménny u vSech délek
expozice. Pfi vystaveni treatmentu o koncentraci 3 mM byly pozorovany inhybitujici
ucinky Cs na rast rostlin Pennisetum purpureum (var. Merkeron). Po 2 tydnech
expozice byl inhibitujici ucinek 39,3% a po 4 tydench expozice 47,3% (Kang et al.
2012). Na prvni pohled patrné inhybitujici u¢inky u C. demersum nenastaly, ale
jelikoz takovato hodnoceni nebyly soucasti této studie, bylo by potieba takovéto

zavery podpofit dalsimi vyzkumy.
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Obr. ¢. 31 Vyskyt nekrotickych mist u nejvyssiho treatmentu s koncentraci 80 mM byl pozorovdin
pouze u 24 denni doby expozice. U techto rostlin dochdzelo na 10 bodové Skdle zdravotniho stavu, kde

10 je nejlepsi ohodnocent, k pritmérnému zhorseni stavu o 2,7 bodu.

Je nutné taky zvazit jisté nepfesnosti v urCovani zdravotniho stavu z hlediska
lidského faktoru. Pfesto, Ze byla vénovana maximalni pozornost spravnému urceni
stavu rostlin, je moZzné Ze u n&kterych vzorkd mohlo byt hodnoceni zhorSeno nebo

zlepSeno v ramci jednoho bodu.

6.4 Diskuze statistickych vysledkii

Kruskal-Wallisovym testem byla prokdzana existence vlivu délky expozice
na piijem Cs. Jinymi slovy je koncentrace Cs" signifikantn& z4visl4 na dobé¢ expozice,
coZ se shoduje i se zavéery studie, kterou provedl Scotti v roce 1996. Stejny vliv délky
expozice byl sledovan i pii sklenikovém experimentu s *’Cs a ryZi (Myttenaere et al.
1969) nebo také u monhych dalSich rostlin jako jsou naptiklad Brasenia schreberi,
Nymphaea odorata, Nymphoides cordata a Pennisetum purpureum (Kelly et Pinder
1996; Pinder et al. 2006; Kang et al. 2012). Z vysledkti Dunnova testu z kapitoly

v v,

5.3.1 byly obdrZeny podrobngjsi informace vlivu délky casu. Byly nalezeny
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signifikantni rozdily (p < 0,001) v pfijmu Cs mezi expozi¢nimi skupinami 8 a 16 dni
a 8 a 24 dni. Naopak pfi porovnani expozi¢nich délek trvajicich 16 a 24 dni, nebyl
nalezen signifikantni vliv (p > 0,05) na akumulaci Cs. Obdobné vysledky pozoroval i
Scotti (1996), pouze s tim rozdilem, Ze mezi nejvysSimi skupinami expozi¢nich dob
byly zaznamenany nejméné signifikantni vysledky. Primérné procento odstanéni
bylo u 8 denni expozice 8,00%, 16 denni 14,07% a 24 denni 17,75%. Rozdil
v procentu odstranéni mezi 16 a 24 denni expozi¢ni dobou je tedy 3,68%. Fried a kol.
(1961) naznacili, Ze pfijem radiocesia je limitovan v urCité fazi metabolickymi
procesy, coz potvrdil Baker (1981) a Shaw a Bell (1989). Takovéto limitovani piijmu
Cs by pravdépodobné zacinalo byt vice patrné az pii delSich treatmentovych Casech.
S podobnymi zavéry pfisli i Kelly a Pinder (1996), kdyZ u Nymphaea odorata
dochézelo k poklesu akumulace Cs* po 20 dnech expozice. Rychlost poklesu byla
také zaznamendna u dalSich druht rostlin a byla zavisla na druhu rostliny a dob¢

expozice (Pinder et al. 2006).

Jak jiz bylo zminéno, primérné procento odstranéni napii¢ vSemi treatmenty
bylo v ramci 8 denniho experimentu 8,00%. Tento vysledek téméf odpovida
i procentu odstranéni Calla palustris, kde za 8 dni experimentu bylo primérné
procento odstranéni 11,12% (Vacula 2016). Takové souhrné porovnani neni oviem
moc piesné, protoZe koncentrace treatmenti u C. palustris byly v rozmezi 0,5 —
10mM a u C. demersum byly od 0,5 mM po 80 mM, coZ jsou mnohem vys§i
hodnoty ovliviiujici vysledek a navic jde o jinou cestu piijmu cesia. Pro trochu lepsi
porovnani vysledkt ze studie C. palustris je tieba zhodnotit jednotlivé treatmenty.
Na prvni pohled je patrné, Ze piijem Cs’ u koncentrace treatmentu 0,5 mM je nizs
v porovnani se soucasnymi vysledky 11,03% u C. demersum. Stejn& tak bylo
dosazeno vysSich procent odstranéni u koncentrace 2 mM, kde Calla palustris
dosdhla hodnot 9,41% a C. demersum 10,70%. U posledni koncentrace 10 mM,
kterou je moZno porovnat bylo u C. palustris procento odstranéni 7,85%, zatimco

u C. demersum bylo 9,08% pii koncentraci treatmentu 8mM (Vacula 2016).

Primérné procento odstranéni u expozicni délky 16 dni bylo 14,07%. To je
ovSem mnohem méné neZ jaké hodnoty vykazovala Calendula alata. Pti 15 dennim
treatmentu odpovidajicim 6 mM dokézala tato rostlina odstranit 46,84% Cs z roztoku
(Borghei et al. 2011). U C. demersum u treatmentu 8mM to bylo pouze 15,54%.

U koncentrace treatmentu 50 mM dokézala odstranit 52,06% Cs (Borghei et al.
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2011), coz s porovnani s C. demersum, které na Urovni koncentrace treatmentu 48
mM bylo schopno odstranit mnohem méné resp. 12,17%. V dalsi studii s druhy
Amaranthus chlorostachys, Chenopodium album a Calendula alata bylo procento
odstranéni po 15 dnech z treatmentu o koncentraci pfiblizné 16 mM (piepocitano)
41%, 39% a 65% Cs odstranéno z roztoku (Moogouei et al. 2011). Jde o hodnoty
velmi vysoké, jelikoz C. dersum bylo schopno odstranit 14,88% Cs z roztoku pii
stejné koncentraci. Pro pouZziti suchozemskych rostlin k fytoremediaci je dulezita
podminka akumulace kontaminantu v nadzemnich c¢astech rostliny. Kdyz ovSem
srovndme hodnoty akumulovanych mnozstvi u rostlin ze studii, které provedli
Moogouei a kol. (2011) nebo Borghei a kol. (2011), zjistime, Ze jsou mén¢ efektivni,
protoZze u C. demersum je mozné rostlinu z vodniho sloupce sklidit téméf celou.
C. alata a A. chlorostachys akumulovali ve vyhoncich ptes 1000 pg/g Cs', ale
u Ch. album to bylo mén¢ nez 1000 pg/g (Moogouei et al. 2011). U C. demersum
byla primérnd akumulovand mnozstvi pii témér totoznych podminkach 3477 ug/g
celou rostlinou. Pokud bychom srovnavali celé rostliny byla by akumulovana
mnozZstvi u ptedchozich tif druhli samoziejm& mnohem vyssi. Jednim z faktort, diky
kterym mohlo byt dosaZeno je i pH, které ovlivauje ptijem K* kofeny, tudiz i Cs"
(Marschner 2011). Moogouei a kol. (2011) a stejné¢ tak i Borghei a kol. (2011)
upravili pH roztokl na hodnotu 5 a 5,5, kdeZto v piipad¢ této studie se pH mohlo
pohybovat za hranici pH 7, mozna i pH 8. Navic v obou téchto studijich pouZivali
mladé rostliny, u nichZ je uroven metabolismu vyS$§i a dochazi k rychlému

bunénému de€leni a tutiZ maji i vyssi naroky na vodu a Ziviny, véetné cesia.

Vhodna porovnani s akvatickymi makrofyty by bylo napiiklad ze studiji,
které provedli Kelly a Pinder (1996) nebo Pinder a kol. (2006) kdy pii
experimentalni kontaminaci vybrané vodni plochy Hes byla zjiStovana absorce
rostlin pomoci listi. V téchto studijich nékteré plovouci druhy Brasenia schreberi,
Nymphaea odorata i druhy zcela ponotené Utricularia inflata a Myriophyllum
spicatum vykazovali signifikantni akumulovand mnozstvi listy v zavislosti na Casu
expozice. NaneStésti z dostupnych dat a vzhledem k rGznym faktorim plynoucich
z jejich experimentii neni mozZné tyto studie porovnat. Jednim z faktort je naptiklad
délka expozice, kterd presahovala v obou piipadech 55 dni. Dal$imi jsou vlivy
sedimentu a perifytomu, které mohou signifikantné¢ ovlivnit mnoZstvi biologicky

dostupného Cs* (Sansone et al. 2002; Zachara et al. 2002). Nebo naopak, jak uvadi
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Sansone a kol. (2002), miize adsorpce Cs* k povrchu rostlin vyvolat nadhodnoceni
akumulovanych mnoZstvi rostlinami. U C. demersum nebyl v experimentalnich
vélcich pritomen jak sediment, tak ani perifyton. Vliv mohla mit taky teplota vody.
Kelly a Pinder (1996) provadéli pokus v obdobi Cervenec, srpen, zéfi, kdy teploty
v Jizni Karolin€ jsou v mésici zafi vyrazné nizsi nez v ¢ervenci nebo srpnu. Stejné
tak Pinder a kol. (2006) zacali experiment aZ prvniho srpna a doba expozice rostlin
byla 120 dni téZ v JiZzni Karoliné. KdeZzto C. demersum bylo exponovano
v experimentidlnim skleniku a téméf po celou dobu byla zajiSténa stala teplota.
V neposledni fadé mohl mit na experiment vliv i chemismus vody, kde oxické
a anoxické prostfedi soucasn¢ s mnozstvim rozpusténych mineralnich latek ovlivituje
mobilitu Cs* (Wang et al. 2017). Jako posledni je tieba uvaZovat vliv akumulace
fasami, které mohly signifikantn& ovlivnit distribuci Cs* ve vodnich nadrzich (Sasaki
et al. 2016). Pti pokusu s C. demersum byla pouZita kohoutkova voda a tim padem
bylo zajisténo stalé minerdlni sloZeni vody a navic v pribéhu pokusu nebyly

v experimentélni valcich detekovany fasy.

6.5 Posouzeni vhodnosti druhu

Posouzeni vhodnosti druhu pro fytoremediace je provedeno podle
charakteristik pro vhodnost aplikace v terénu, jako jsou klimatické a hydrické
podminky pro rust. Dale podle schopnosti rostliny rist za pfitomnosti kontaminantu

a dle produkce vysokého mnoZstvi biomasy.

Z vysledku této studie bylo zjisténo, Ze vliv délky expozice je signifikantni
(p< 0,001) na akumulaci Cs* a stejné tak je signifikantni (p < 0,001) vliv
koncentrace na akumulaci Cs*. Rostliny byly schopné vykazovat dobry zdravotni
stav 1 po 16 dnech v koncetracich vodniho roztoku 1,33 mM, coZ je mnohem vice,
nez u jakych hodnot se projevuji fytotoxické efekty u jinych druhi rostlin. Z hlediska
rustu v pritomnosti kontaminatu C. demersum v 16 dnech prekonalo i jiné makrofyty

navrhované pro fytoremediace.

Vzhledem k celosvétovému rozSiteni kromé Antarktidy a teplotdim vhodnym
pro rist, které se pohybuji od 10 — 40°C a rozsahu pH 6,8 — 9,0 (Srivastava et al.

2008), se da tvrdit, Ze je moZné pouZit tento druh akvatické rostliny v mnoha zemich.
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Forsberg (1960) odhadnul maximélni ¢istou produkci Ceratophyllum demersum na
5,7g suéiny/m2/den na jezefe Osby a odhad byl zaloZen na pfirtistku plovoucich
rostlin u hladiny. Edwards a Owens pfispéli ¢istou produkci makrofyti v kiidovém
toku jako 4,0g sufiny/m*den v obdobi od &ervna do zaf a mnoZstvi byla
odhadovana pomoci stejné metody. Byl také zaznamenén rozdil v rychlosti ristu u C.
demersum v zavisloti na podlozi. Rostliny rostouci na bahné mély primérné
prirtistky 9,5 mg suSiny/rostlina/den a na pisku 4,5 mg suSiny/rostlina/den, pokud byl

porovnavén rust 16 jedinct v kazdé skupiné (Denny 1972).

Kvili pouziti C. demersum pii fytoremediacich je nutno zvazit jeho
vyznamnou roli ve vodnim hospodéfstvi, hlavné v podobé tkrytu rybimu potéru
a jako potrava. V takovémto piipadé¢ by nebylo mozné, aby byl tento druh pouzit
jako fytoremediacni vzhledem k moZnému prenosu kontaminantu do potravniho
fetézce. OvSem v piipapadd kontaminace nadrzi “’Cs by pii prekroeni
hygienickych norem doSlo k pozastaveni odlovu a tudiZ by mohl byt tento druh

VyuZit.

Z hlediska nedostate¢né prozkoumanych druhtt makrofyti vhodnych pro
fytoremediace, je dulezité, aby byla zajiSténa dostatecnd inforamc¢ni databize
pouZzitelnych druhd. Proto, s ptihlédnutim na malou dostupnost informaci
o akumulacich Cs z akvatickych biotopii a vySe zminénych zavéra, je piihodné
doporu€it rostlinu  Ceratophyllum demersum za vhodného kandidata pro

fytoremediace.

7. Zavér

V prvni ¢asti prace, literarni resersi, bylo cilem poukazat na negativni dopady
plsobeni cesia v bioté. Pfesto, Ze experimentalni ¢ast probihala s cesiem stabilnim
("¥Cs), byla reserSe zamétena hlavné na pisobeni radioaktivnich izotopi cesia (nap.
7Cs), vznikajicich $tépenim uranu pii nukledrnich reakcich. V sou¢asné dobé je
nejvice pravdépodobné, Ze by mohlo dochazet k pronikéani téchto radionuklidii do
potravniho fetézce tunikem pii jadernych havériich nebo nehodich s jadernym

odpadem. Téma potravnich fetézcii bylo zminéno z diivodli poukdzani na nebezpeci
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vstupu "*’Cs do potravin konzumovanych lidmi a také poukazat na jeho perzistenci
v Zivotnim prostredi. Jak bylo zminéno v reSerSi, prvotnim mistem vstupu do
potravnich fetézcl jsou rostliny. Z tohoto divodu byl zminén a kratce shrnut piijem
Cs rostlinami. Nechybély ani kapitoly, shrnujici faktory, ovliviiujici biologickou
dostupnost v akvatickych biotopech a studie pfijmu Cs, provedené na akvatickych
zcela ponofenych makrofytech. Tyto kapitoly byly uvedeny piedevSim pro
zdiraznéni potieby vyzkumu v téchto oblastech, jelikoZ informace o fytoremediacich

akvatickymi makrofyty jsou velmi omezené.

Experiment se sestdval ze tfi oddélenych pokusi o délkach 8, 16 a 24 dni.
U kazdé délky expozice bylo celkem 80 rostlin kontaminovano roztoky CsCl
o 8 koncentracich. Po vykonani experimentdlni cCasti prace, bylo potieba vSechny
ziskané informace statisticky vyhodnotit a splnit tak tkoly zadané praci. Cily této

diplomové prace bylo:

* Posoudit vliv délky expozice na piijem Cs z roztoku druhem Ceratophyllum
demersum L.
* Posoudit vhodnost druhu Ceratophyllum demersum L. pro fytoremediace.

Statistickymi  vyhodnocenimi bylo zjiSténo, Ze délka expozice ma
signifikantni vliv na pfijem Cs z roztoku. Jinymi slovy, ¢im del$i ¢as expozice, tim
vetsi mnozstvi Cs bylo akumulovano. Timto zjiSt€énim byl splnén prvni cil diplomové
prace. Vzhledem k tomu, Ze se jednalo o pomérné jednoduchy propocet, byly
autorem préice stanoveny jest¢ dva dil¢i dkoly. Prvnim dil¢im dkolem bylo zjistit, zda
akumulované mnozstvi Cs rostlinou zavisi na treatmentu. Statistickymi analyzami se
hypotéza z prvniho dil¢iho tkolu potvrdila, nebot’ se prokazalo, Ze se zvySujici se
koncentraci roztoku CsCl akumulovand mnozstvi Cs signifikantné rostou. Ve
druhém dil¢im udkolu byla zjisStovana signifikance mezi jednotlivymi treatmenty.
Signifikantni akumulace byla prokdzana mezi 16 rliznymi treatmenty u praveé jedné
doby expozice 8, 16 nebo 24 dni. Navic bylo zji$téno, Ze jesté pii 16 denni expozicni
dobé€ nevykazovaly rostliny Zadné zhorSeni zdravotniho stavu. Stav rostlin se zacal

zhorSovat aZ u koncentraci treatmentd 16 mM a délce expozice 24 dni.

Pro splnéni druhého cile diplomové prace byla posuzovana vhodnost druhu C.
demersum pro fytoremediace. Vyhodnoceni se provedlo podle charakteristik jako

jsou klimatické a hydrické podminky pro riist, schopnosti rostliny riist za pfitomnosti
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kontaminantu a dle produkce biomasy. Na zaklad¢ téchto kritérii byla rostlina C.

demersum shleddna vhodnou pro fytoremediace akvatickych biotop.

Znalost piijmu nutrientd z vodniho sloupce akvatickymi makrofyty neni
dalezitd jen pro potieby fytoremediaci. Do budoucna budou zavéry ze studii
zkoumajici radionuklidy ve vodnich biotopech nidpomocny pii odhadech transferti
radionuklidii potravnim fetézcem. Dale za pomoci zjisténi z dalSich obort bude
mozné vyvinout a vylepSit nové remediacni metody akvatickych biotopi. Je tedy
mozné, Ze takovéto zavéry povedou i k pifesnéjSim modelim ptedpovidajicim
chovani radionuklidt v akvatickych prostfedich, coZ napomiZe zlepSeni prevence pii

nehodich nebo havériich produkujicich jaderny odpad.
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9. Prilohy

Priloha ¢. 1 - zaznamové archy
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Priloha ¢. 2

Box Cox 8 dni

Box-Cox Normality Plot

# observations x 90

maximum correlation |0.966203778683425

optimal lambda 0.42

transformation formula|for all lambda <> 0 : T(Y) = (Y”lambda - 1) / lambda

Maximum Likelihood Estimation of Lambda

> summary (mypT)
bcPower Transformation to Normality
Est Power Rounded Pwr Wald Lwr bnd Wald Upr Bnd
x 0.2929 0.33 0.2092 0.3765
Likelihood ratio tests about transformation parameters
LRT df pval
LR test, lambda = (0) 67.43716 1 2.220446e-16

LR test, lambda (1) 136.83174 1 0.000000e+00

Box Cox 16 dni

Box-Cox Normality Plot

# observations x 85

maximum correlation [0.965422162222512

optimal lambda 0.46

transformation formulalfor all lambda <> 0 : T(Y) = (Y~lambda - 1) / lambda

Maximum Likelihood Estimation of Lambda

> summary (mypT)
bcPower Transformation to Normality

Est Power Rounded Pwr Wald Lwr bnd Wald Upr Bnd
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x 0.3337 0.33 0.2283 0.4392

Likelihood ratio tests about transformation parameters
LRT df pval

LR test, lambda = (0) 65.21483 1 6.661338e-16

LR test, lambda (1) 83.37655 1 0.000000e+00

Box-Cox 24 dni

Box-Cox Normality Plot

# observations x 85

maximum correlation [0.960973605492449

optimal lambda 0.38

transformation formula|for all lambda <> 0 : T(Y) = (Y”~lambda - 1) / lambda

Maximum Likelihood Estimation of Lambda

> summary (mypT)
bcPower Transformation to Normality
Est Power Rounded Pwr Wald Lwr bnd Wald Upr Bnd
X 0.3061 0.33 0.2088 0.4034
Likelihood ratio tests about transformation parameters
LRT df pval
LR test, lambda = (0) 64.55654 1 8.881784e-16

LR test, lambda (1) 98.80868 1 0.000000e+00

108



