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Fytomykoremediace půdy kontaminované rizikovými 
prvky po aplikaci kalů z čistíren odpadních vod 

Souhrn 

V dnešní době přibývá snaha o využití veškerých odpadů, ať už komunálních odpadů, 
odpadních vod či s nimi spojených čistírenských kalů. 

A n i v případě kalů tato vize není vzdálená realitě, avšak také má svá úskalí. Čistírenské 
kaly lze využít jako náhradu organických hnojiv. Půda je tak obohacena o potřebné 
živiny, ale hrozí zde riziko kontaminace půdy či povrchové a podzemní vody rizikovými 
prvky (As, Cd, Cr, Cu, N i , Pb, Zn), které mnohdy kaly obsahují i ve významném 
množství. 

Tato rizika lze však snížit aplikací vhodných bioremediačních opatření, jako jsou 
rostliny (v tomto případě se jedná o fytoremediaci), houby (mykoremediace) či jejich 
kombinace (fytomykoremediace). Rostliny a houby, stejně jako jsou schopné přijímat 
živiny, mají schopnost akumulovat z prostředí i zmíněné rizikové prvky. Přijaté prvky 
mohou bez svého ohrožení zabudovat do svých tkání nebo jsou schopné produkovat 
takové látky, které z toxických forem těchto prvků vytvoří netoxické. 

V případě rostlin je velká část rizikových prvků přijata kořenovým systémem, avšak 
dále do nadzemní části rostliny, jak ukazují výsledky této práce, je t ransponováno pouze 
malé množství, a to zejména mobilních prvků (Cu, N i , Zn). 

Co se týče hub, důležitou roli hraje mycelium vylučující řadu látek (extracelulární 
enzymy a kyseliny, intracelulární Ugandy), díky kterým je houba schopna rizikové prvky 
buď přijmout nebo je v půdě imobilizovat, čímž je zabráněno šíření kontaminace dále do 
půdního profilu. Existují dokonce druhy mikroskopických hub, které svým myceliem 
prorůstají buněčnou stěnou kořenů rostlin, čímž vytvoří aktivní výměnu látek, a to i 
v případě rizikových prvků, které mohou být v půdě ve formě pro rostliny nedostupné. 

V této práci bylo zkoumáno chování ligninolytických hub, konkrétně Pleurotus 
ostreatus (hlíva ústřičná) a rostlin Zea mays L . (kukuřice setá) v půdě kontaminované 
právě těmito rizikovými prvky (As, Cd, Cr, Cu, N i , Pb, Zn). Samostatné použití rostliny 
bylo v otázce bioremediace zhruba na stejné úrovni efektivity jako samostatné použití 
houby. Avšak jejich kombinace poukázala na vysoký potenciál tohoto bioremediačního 
opatření. Příjem rizikových prvků rostlinou byl v několika případech významně podpořen 
právě aplikací houbového substrátu. Do budoucna je zapotřebí výzkum více druhů rostlin 
a hub, ale i přesto lze tuto bioremediační technologii považovat za velmi efektivní. 

Současný tlak na ekologické chování nejen v průmyslu, dopravě či právě zemědělství 
také hraje do karet prosazení této bioremediační technologie zejména proto, že je šetrná 
k životnímu prostředí. 

Klíčová slova: rizikové prvky, bioremediace, čistírenský kal, kontaminace, půda 



Phytomycoremediation of soil contaminated with risk 
elements after application of sewage sludge 

Summary 

Nowadays, there is an increasing effort to use all waste, whether it is municipal waste, 
wastewater or associated sewage sludge. 

Even in the case of sludge, this vision is not far from reality, but it also has its pitfalls. 
Sewage sludge can be used as a substitute for organic fertilizers. The soil is thus enriched 
with the necessary nutrients, but there is a risk of contamination of the soil or surface and 
underground water with risk elements (As, Cd , Cr, Cu , N i , Pb, Zn), which the sludge 
often contains in significant quantities. 

However, these risks can be reduced by applying appropriate bioremediation measures, 
such as plants (in this case it is phytoremediation), fungi (mycoremediation) or their 
combination (phytomycoremediation). Plants and fungi, just as they are capable of 
receiving nutrients, have the ability to accumulate the aforementioned risk elements from 
the environment. Accepted elements can be incorporated into their tissues without 
endangering themselves, or they are able to produce such substances that create non-toxic 
ones from toxic forms of these elements. 

In the case of plants, a large part of the risk elements is taken up by the root system, but 
further to the above-ground part of the plant, as the results of this work show, only a small 
amount is transported, especially mobile elements (Cu, N i , Zn). 

A s far as fungi are concerned, an important role is played by the mycelium, which 
secretes a number of substances (extracellular enzymes and acids, intracellular ligands), 
thanks to which the fungus is able to either accept risk elements or immobilize them in 
the soil, thereby preventing the contamination from spreading further into the soil profile. 
There are even species of microscopic fungi that use their mycelium to grow through the 
cell wall of plant roots, thereby creating an active exchange of substances, even in the 
case of risky elements that may be unavailable to plants in the soil. 

In this work, the behavior of ligninolytic fungi, namely Pleurotus ostreatus (oyster 
mushroom) and Zea mays L . plants (corn seed) was investigated in soil contaminated 
with precisely these risk elements (As, Cd , Cr, Cu, N i , Pb, Zn). The separate use of the 
plant was roughly at the same level of effectiveness as the separate use of the sponge in 
terms of bioremediation. However, their combination pointed to the high potential of this 
bioremediation measure. The intake of risk elements by the plant was in several cases 
significantly supported precisely by the application of the fungal substrate. In the future, 
research on more species of plants and fungi is needed, but even so, this bioremediation 
technology can be considered very effective. 

The current pressure on ecological behavior not only in industry, transport or agriculture 
also plays into the cards for the promotion of this bioremediation technology, especially 
because it is environmentally friendly. 

Keywords: risk elements, bioremediation, sewage sludge, contamination, soil 
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Úvod 
S růstem lidské populace, roste také množství vyprodukovaných odpadů, ať už se jedná 

o odpad komunální nebo o odpadní vody. Odpadní vody mnohdy obsahují spoustu látek, 
jejichž odstranění je relativně nákladné z důvodu nutnosti využití speciálních technologií. 
Látky, které odstranit nelze, se následně akumulují ve vznikajícím odpadním 
čistírenském kalu. 

Čistírenský kal lze považovat za nehomogenní směs organických a anorganických látek, 
která vznikla při technologických procesech čištění odpadních vod. Obsahuje základní 
živiny jako je dusík, fosfor či draslík, dále organickou hmotu a mikroorganismy. 
V případě využití kalu v zemědělství kromě pozitivně působících složek obsahuje také 
stopové prvky toxické pro životní prostředí. 

Aktuálním trendem v zemědělství je snaha o využití, jakkoliv vzniklých organických 
odpadů, ať už se jedná o biomasu vzniklou z rostlinné produkce využitou pro výrobu 
bioplynu nebo čistírenský kal, jakožto alternativní zdroj minerálních a organických 
hnojiv. V případě čistírenského kalu nám jeho aplikaci na zemědělskou půdu komplikuje 
obsah stopových prvků (zejména As , Cd , Cr, Cu , Hg, N i , Pb, Z n atd.), které jsou ve 
větších či menších koncentracích pro životní prostředí toxické. 

Aplikací tohoto čistírenského kalu sice dosáhneme v půdě požadovaného obohacujícího 
výsledku o potřebné živiny a organickou hmotu, ale zároveň hrozí riziko kontaminace 
půdy, případně povrchových a podzemních vod. Avšak máme k dispozici několik metod 
ke zmírnění těchto negativních dopadů. Je také žádoucí, aby tyto metody byly šetrné 
k životnímu prostředí. 

Jedním ze způsobů, jak z půdy obohacené o čistírenský kal šetrně odstranit rizikové 
prvky, může být remediace. Remediační metody mají velký potenciál a výběr z několika 
odvětví. K odstranění rizikových prvků lze využít různé bioremediační metody například 
bakterie, houby nebo samostatně specifické druhy rostlin či jejich kombinace. 

V této bakalářské práci se budu zabývat využitím kombinace rostlinné a fungální složky 
při odstraňování rizikových prvků obsažených v čistírenském kalu po jeho aplikaci na 
půdu. Bude založen vegetační experiment, kde budou stanoveny koncentrace vybraných 
rizikových prvků v půdě, po pěstování kukuřice seté, aplikaci substrátu prorostlého 
hlivou ústřičnou a jejich kombinaci. 
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Cíl práce 
1) Cílem literární rešerše bude popsat chování vybraných rizikových prvků v systému 

půda - kal - ligninolytická houba - rostlina. 

2) Práce obsahuje také praktickou část. Cílem praktické části práce bude stanovit změny 
celkových obsahů rizikových prvků v kontaminované půdě obohacené o kaly s přídavky 
ligninolytických hub, bez rostlin a s rostlinami kukuřice. 

3) Cílem bude vyhodnotit odběr rizikových prvků rostlinami z půdy obohacené o kaly. 
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3. Odpadní čistírenský kal 
Čistírenské kaly jsou heterogenní směsí organických a anorganických látek 

pocházejících z odpadních vod nebo vzniklých při technologických procesech jejich 
čištění. V e významném množství obsahují základní živiny, zejména dusík a fosfor, dále 
organickou hmotu, stopové prvky, mikroorganismy, ale zároveň obsahuje potenciálně 
rizikové prvky j ako j sou např. těžké kovy a polokovy (Pb, Cr, As , H g apod.), poly cyklické 
aromatické uhlovodíky, polychlorované bifenyly, dioxiny a celou řadu dalších 
emergentních (tzv. „nových") organických polutantů (rezidua léčiv a látek osobní 
potřeby, pesticidů, perfluorovaných sloučenin aj iných). 

Aplikací na zemědělskou půdu lze zlepšit její fyzikálně-chemické a biologické 
vlastnosti. I přesto, že je možné aplikovat na zemědělskou půdu pouze kal upravený a 
vyhovující mezním hodnotám koncentrací vybraných rizikových prvků, může docházet 
k j ej í sekundární kontaminaci. Např. přítomnost hliníku v půdě může mobilizovat toxický 
arsen a u j iných může docházet k podpoře sorpce (Kotovicová, 2012). 

Tabulka č.l - Mezní hodnoty koncentrací těžkých kovů v kalech (pro použití na 
zemědělské půdě) dle - vyhlášky 437/2016 Sb. 

Mezní (maximální) hodnoty 
Riziková látka koncentrací v kalech (mg/kg sušiny) 

As 30 
C d 5 
Cr 200 

Cu 500 

Hg 4 
N i 100 
Pb 200 
Z n 2500 

3.1 Vznik kalu při čištění odpadních vod 

Kaly v čistírnách odpadních vod ( C O V ) vznikají ve dvou formách, a to ve formě kalu 
primárního a sekundárního nebo-li aktivovaného. 

Primární kal vzniká v procesu hrubého předčištění, kdy se od surové odpadní vody 
oddělují hrubé nečistoty. Hrubší materiál je zachytáván na česlích. Částice těžší jsou 
usazovány na lapácích písku. Lapáky zpomalují proudění odpadní vody, čímž 
sedimentaci umožňují. Látky nerozpuštěné, které projdou lapáky i česlemi sedimentují 
v usazovacích nádržích a tvoří primární kal. Tento kal má zrnitou strukturu. 

Následuje mechanický stupeň čištění. Zde je cílem z nerozpuštěných látek separovat 
jemnější částice, které se usazují v dalších usazovacích nádržích (Procházková & 
Miklová 2013). 
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Následuje biologický stupeň čištění odpadních vod, při kterém vzniká sekundární 
(aktivovaný) kal. Při biologickém stupni čištění se odstraňují rozpuštěné organické látky 
biochemickým (biologickým) rozkladem, a to díky heterotrofním mikroorganismům. 
Proces probíhá v aktivační nádrži. Aktivační nádrž je vybavena provzdušňovacím 
zařízením zajišťující přívod kyslíku. Do aktivačních nádrží se přidávají koagulanty 
(chlorid železitý, síran hlinitý), které narušují elektrické náboje částic. Dochází tak ke 
vzniku prvotních agregátů aktivovaného kalu. Rychlé proudění v aktivačních nádržích 
má za následek, že struktura kalu je vločkovitá. Obsah sušiny zpravidla dosahuje pouze 
1-3 %. Aktivační kal je tvořen převážně houbami, plísněmi, kvasinkami a bakteriemi. 
Lze pozorovat některé jednobuněčné prvoky, háďátka, nálevníky, bičíkovce či měňavky. 

Z aktivačních nádrží je směs přečerpána do nádrží dosazovacích. Zde dochází 
k oddělení vyčištěné vody od kalu. K a l usazený na dně nádrže je stírán nejčastěji 
pojezdovým mostem, stejně tak kal plovoucí na hladině. Usazený kal lze rozdělit na kal 
vratný, který je přečerpán zpět do aktivační nádrže a na kal přebytečný, který je smíchán 
s kalem primárním. Spolu vytváří tzv. kal surový. Surový kal je následně odváděn do 
objektů kalového hospodářství, kde dochází k jeho zahuštění, odvodnění a aerobní či 
anaerobní stabilizaci (Rosendorfová 2008). 

odlehčení česle lapák písku usazovací nádiž aktivační nádrž I.st. dosazovací nádrž lst. 

O b r . č. l - Schéma části ČOV Jihlava s biologickým stupněm čištění (Pazdera 1996) 
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3.2 Charakteristika kalu z ČOV 

V procesu mechanického čistení vzniká primární kal, skládá se zejména 
z nerozpustených organických látek. V navazujícím biologickém čistení vzniká 
v aktivační nádrži aktivovaný čistírenský kal. Aktivovaný kal je směsnou kulturou 
mikroorganismů zodpovědnou za čištění odpadních vod v biologickém stupni čištění. Pro 
získání této kultury je zapotřebí zajistit vhodné podmínky pro růst mikroorganismů. 
Důležité je zejména provzdušňování surové odpadní vody. Další způsob, jak získat 
kulturu mikroorganismů je její převzetí a inokulací z aktivovaného kalu j iné čistírny 
odpadních vod. 

Aktivovaný kal obsahuje širokou škálu bakterií. Nejčastěji se jedná o rody: 
Pseudomonas, Achromobacter, Flavobacterium, Chromobacterium, Acinetobacter, 
Azotobacter, Micrococcus, Bacillus (B. subtilis, B. cereus, B. megaterium), Alcaligenes, 
Arthrobacter, Mycobacterium, Nocardia Lophomonas aj. Častá je také přítomnost 
nitrifikačních bakterií Nitrosomonas či Nitrobacter. Kromě bakterií se v kalu vyskytují 
v menším množství i houby, plísně, kvasinky, z vyšších organismů pak hlístice, prvoci či 
vířníci. 

Aktivační nádrže, kde probíhá proces biologického čištění, jsou v závislosti na 
probíhajících procesech rozděleny na několik částí v rozdílnými podmínkami prostředí. 

V aerobní části, probíhá nitrifikace. Přítomnost kyslíku je zde bezpodmínečně nutná. 
Dochází zde k oxidaci amoniakálního dusíku (NH3) na dusičnany (NO3") a dusitany 
(NCh")- V závislosti na p H se nitrifikace účastí odlišné druhy bakterií. Pro hodnoty p H 
v rozmezí 7,9 až 8,2 se uvádí činnost rodu Nitrobacter. Pro p H v rozmezí 7,2 až 7,6 je 
přítomen rod Nitromonas. V oblasti s anoxickými podmínkami rozpuštěný kyslík 
přítomen není. Probíhá zde proces denitrifikace, při kterém se dusitany a dusičnany 
redukují na elementární plynný dusík. V poslední oblasti aktivační nádrže jsou podmínky 
anaerobní. Není zde přítomen ani rozpuštěný kyslík, ani dusitanový či dusičnanový dusík. 
Mez i procesy, které probíhají za těchto podmínek patří acidogeneze, acetogeneze, 
metanogeneze či depolymerace fosfátů. V závislosti na teplotních podmínkách lze 
rozdělit bakterie účastnící se anaerobních procesů na psychrofilní (15 až 20 °C), mezofilní 
(30 až 40 °C) a termofilní (50 až 60 °C). Nejčastěji se využívá mezofilních teplotních 
podmínek (Švehla a kol. 2007). 

V dosazovací nádrži je aktivovaný kal oddělován od vyčištěné odpadní vody. Část se 
navrací do aktivační nádrže jakožto aktivační směs potřebná pro biologický rozklad 
organických látek a přebytečný kal je ve většině případech smíchán s kalem primárním a 
odváděn do kalového hospodářství. Takto vzniklý kal se nazývá směsný surový kal. První 
úprava surového kalu je jeho zahuštění. Vstupní kal obsahuje zhruba 1 % sušiny. 
Zahuštěním se obsah sušiny zvýší až na 3-10 %. Zahuštění probíhá v zahušťovacích 
nádržích nebo strojově centrifugou. 

Zahuštěný kal je dále podroben nejčastěji anaerobní stabilizaci. Anaerobní stabilizace 
probíhá ve stejných fázích jako anaerobní rozklad organických látek, tedy ve fázích 
hydrolýza, acidogeneze, acetogeneze a metanogeneze. V e fázi metanogeneze vzniká 
bioplyn (CH4 a CO2), který je zachytáván v plynojemu. Během procesu zahuštění vzniká 
kalová voda, která se vrací na začátek samotného čištění odpadních vod. Anaerobně 
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stabilizovaný kal je následně odvodňován nejčastěji v kalolisech, sítopásech či 
centrifugách. Odvodněním se zvýší obsah sušiny až na 20-30 % a vznikne tak j iž relativně 
pevná hmota (odvodněný anaerobně stabilizovaný kal) a opět kalová voda. Takto 
upravený kal se j iž dá využít pro účely zemědělství, energetiky či zakomponování do 
stavebních materiálů (Chudoba a kol . 1991). 

Obr. č. 2 - Sušený čistírenský kal z kontaktní lopatkové sušárny (Racek a kol. 2018) 

3.3 Využití 

Napříč světem je kladen důraz na ochranu životního prostředí a s ní spojenou i 
minimalizaci a recyklaci odpadů. Kalové hospodářství není výjimkou. Vzniku 
čistírenského kalu, jakožto odpadnímu produktu z čistírenských procesů, zabránit nelze. 
Jako vhodný způsob zpracování se jeví recyklace či využití kalu v destrukčních metodách 
zpracování. 

Recyklace je možná formou aplikace upraveného kalu na zemědělskou půdu či 
kompostování. V případě aplikace na zemědělskou půdu slouží kal jako alternativa 
organického hnojiva. Se soustavnou potřebou používání organických hnojiv 
v zemědělství však klesá dostupnost zdrojů některých jeho složek. Jedním z ubývajících 
prvků hnojiv je fosfor. Nejen v E U jsou horniny obsahující fosfor považovány za 
kritickou surovinu. Existují technologie, pomocí kterých je fosfor opětovně získáván 
právě z čistírenského kalu. Jedná se například o extrakci fosforečnanů za působení 
kyseliny a jejich následnou separaci od těžkých kovů. Recyklace fosforu právě 
z čistírenských kalů by mohlo být jedno z řešení tohoto problému (Kotovicová 2012; 
Kecskésová 2020). 

Díky relativně vysokému obsahu živin se kal může uplatnit i v rámci rekultivací. Pro 
vegetaci nacházející se na chudých stanovištích zrekultivovaných území se aplikace 
čistírenského kalu na tuto půdu jeví jako vhodný zdroj živin. 

Mez i destrukční metody zpracování čistírenského kalu patří jeho spalování, a to bez či 
s využitím energie, dále zplyňování či pyrolýza (Kos 2016). 

Pyrolýza se řadí k fyzikálně-chemickým procesům, které probíhají za zvýšené teploty a 
bez přístupu vzduchu. Zároveň patří mezi endotermní termické procesy, kdy dochází 
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k rozkladu organických látek. Produktem pyrolýzy bývá pevný zbytek, označován jako 
biouhel (biochar), kapalná fáze ve formě pyrolýzního oleje a plyn. V závislosti na teplotě 
a době zdržení se rozlišují tři hlavní druhy pyrolýzních procesů. 

Prvním je torefakce probíhající v rozmezí teplot 200-300 °C. Zahřívání je oproti 
samotné pyrolýze pomalé, a to zhruba 50 °C/min. Cílem je maximalizovat hmotnost a 
energetickou hustotu výsledného produktu, kterým je především pevný zbytek. 
V průběhu nereaktivního sušení, které probíhá při nižších teplotách (50-120 °C) dochází 
pouze ke ztrátě fyzikální vlhkosti, a to bez chemických změn. V e fázi reaktivního sušení 
při teplotách 150-200 °C dochází k porušení vodíkových můstků a počátku rozkladu 
hemicelulózy. Následuje samotná torefakce, která probíhá při teplotách 200-250 ° C 
Nastává rozpad vodíkových můstků i mezimolekulárních vazeb, počátek uvolňování 
těkavých látek a vznik kondenzovatelných kapalin a nekondenzovatelných plynů. Při 
teplotě 250-300 °C, a tedy konečné fázi dochází k rozpadu hemicelulózy na volatilní 
látky a pevný zbytek. Torifikovaná biomasa má hydrofobní charakter a je stlačována do 
pelet. 

Dalším druhem je samotný proces klasické pyrolýzy probíhá při teplotách 300-650 ° C 
Ohřev na požadovanou teplotu je relativně rychlý. Cílem je maximalizovat výnos 
kapalného zbytku, tedy pyrolýzního oleje. V první fázi vzniká kondenzovatelný plyn a 
pevný uhlíkatý zbytek. V e fázi následující se kondenzovatelné plyny rozpadají na plyny 
nekondenzovatelné (CO, CO2, H2, CH4), kondenzovatelnou složku (pyrolýzní olej). 
Pyrolýzní olej bývá často nestabilní, viskózni a korozívni. Lze jej využít pro výrobu tepla 
či elektřiny, a to spalováním. Ovšem kvůli vysokému podílu O2 a H2O má pyrolýzní olej 
menší výhřevnost. Posledním druhem pyrolýzních procesů je tzv. karbonizace probíhající 
při teplotě až 800 °C. Cílem je produkce pevného zbytku, a to dřevěného uhlí (Moško a 
kol . 2017). 

Zpracování čistírenského kalu procesem pyrolýzy má několik výhod i z globálního 
hlediska. Tímto procesem lze transformovat kal do formy biouhlu (biocharu). Základní 
složkou biocharu je chemicky stabilní uhlík. Nepodléhá tedy dalšímu rozkladu ani 
oxidaci. Při aplikaci biocharu na půdu dochází tedy k sekvestraci (uložení) uhlíku 
v přirozené stabilní formě. Sekvestraci této formy uhlíku v půdě se významně snižuje 
uhlíková stopa a emise skleníkových plynů. Mezi další pozitiva transformace kalů do 
formy biocharu a jeho následné aplikaci na půdu patří omezení průniku dusíku a fosforu 
do podzemních vod, díky zvýšení kapacity iontové výměny dochází ke zúrodnění půd. 
Biochar v půdě také zvyšuje schopnost půdy zadržet vodu. 

Další z vhodných způsobů zpracování čistírenského kalu je jeho použití jako biopaliva 
druhé generace. Součástí mnoha čistíren odpadních vod jsou i bioplynové j ímky. V těchto 
j ímkách se akumuluje methan a CO2, tedy bioplyn, který vzniká v důsledku mikrobiální 
činnosti probíhající v kalu. Vzniklý bioplyn lze následně využít jako biopalivo, či z něj 
získat energii spalováním (Dohányos 2006). 



Tabulka č. 2 - Produkce a nakládání s čistírenskými kaly v ČR v roce 2022 
(Český statistický úřad, 2022) 

Území, kraj Kaly produkované 
v Č O V celkem 

Způsob zneškodnění kalu (tuny sušiny) 
Území, kraj Kaly produkované 

v Č O V celkem 
přímá aplikace 

a rekultivace 
kompostování skládkování spalováni jiný 

Česká republika 197 991 63 260 79 777 19 444 25 100 10410 
111. město Praha 22 022 19 262 2 760 0 0 0 
Středočeský 23 255 6 546 14 127 2 290 47 245 
Jihočeský 10411 5 997 618 3 508 26 262 
Plzeňský 8 749 5 351 3 040 242 3 113 
Karlovarský 3 077 0 1 931 95 1 035 16 
Ústecký 31 218 l 9 158 l 395 19 796 868 
Liberecký 5548 D 5 271 242 l 34 
Královéhradecký 7 481 2 776 4 542 131 0 32 
Pardubický 7 726 455 2 691 392 0 4 188 
Vysočina 11 034 1 689 8 104 69 0 1 172 
Jihomoravský 18 054 1 113 12 179 156 2 959 1 647 
Olomoucký 9 885 5 622 2 269 249 1 0J5 730 
Zlínský 16 970 4 704 1 402 10 592 198 74 
Moravskoslezský 22 561 9 744 1 1 685 83 20 1 029 

3.4 Rizika 

Aplikací kalů, obsahujících rizikové prvky, může docházet ke kontaminaci nejen 
zemědělské půdy, ale také ke kontaminaci ovzduší, podzemních a povrchových vod, a to 
průsakem či splachem. Z a těžké kovy jsou považovány takové kovy, jejichž specifická 
hmotnost přesahuje 0,5 mg/cm 3 . 

Nej větší riziko pro lidské zdraví představuje kontaminace vod. V případě povrchových 
vod jsou vystaveny těžkým kovům primárně vodní organismy. V mnoha případech j sou 
tyto vodní organismy, převážně ryby, vyloveny a zpracovány pro účel potravy. 
V rozvojových zemích, kde často nejsou potraviny podrobeny kontrole kvality, mohou 
být intoxikaci těžkými kovy vystaveni i zdejší obyvatelé. Kontaminace podzemních vod 
představuje riziko zanesení těžkých kovů do studní, využívaných jako zdroj užitkové 
nebo v některých případech i pitné vody. Primárně kontaminovaná užitková voda 
využívaná např. pro závlahy může způsobit sekundární kontaminaci půdy či plodin v této 
půdě pěstovaných (Greger 2004). 
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Tabulka č. 3 - Pozaďové koncentrace rizikových prvků v přírodní vodě a sedimentech a 
horní hranice neznečištěné půdy (Greger 2004) 

Prvek 
Prírodní voda jig/g Piida ug/g Sedimenty [ig/g 

Prvek 
Mořská voda Sladká voda Písčitá Hlinitá Jezem i Morské 

C d 0,01-0,07 0,07 1 1 0,14-2,5 0,02-0,43 
Cr 0,08-0,15 0,5 15 30 7,0-77 J 1,0-90 
C o 0,04 0,05 5 15 - 0,]-74 
C u 0,04-0.1 1,8 15 25 L f i-44 4-250 
Hg 0,01 0,01 0,15 0,15 0,004-0,2 0,001-0.4 
M n 0,2 <5 500 800 - 3 90-6700 
M o JO 1 5 5 - 0,2-27 
N i 0,2-0,7 0,3 l l 34-55 2-225 
Pb 0,001-0,015 0,2 50 50 J440 7,0-80 
Z n 0,01-0,62 10 100 150 7,0-124 J 6-165 

3.4.1 Rtuť 

V případě kontaminace vod, jsou ohroženy nejen vodní organismy, ale také ekosystémy 
vázané na zasažené vodní útvary, zejména pomalu tekoucí řeky či stojaté vody. 
Rizikovost rtuti tkví v její schopnosti dobře se akumulovat v sedimentech a ve tkáních 
živých organismů. Koncentrace v sedimentech závisí především na charakteru dna 
vodního útvaru. Vyšší obsahy byly zjištěny v sedimentech organického původu než 
v písčitých sedimentech. Do organismů ryb se rtuť dostává zejména trávicím traktem, 
skrze kůži či žábrami. Vyšší koncentrace rtuti byly prokázány ve tkáních dravých ryb, 
jakožto posledním článku potravního řetězce ve vodním prostředí. Sloučeniny rtuti mají 
v organismech ryb za následek poškození jater a dalších důležitých orgánů, dochází 
k poškození svalové tkáně a ovlivněná je také jejich reprodukce. V e vodním prostředí 
může docházet k transformaci elementární rtuti na methylrtuť. K transformaci 
elementární rtuti na methylrtuť dochází díky tzv. metylaci. Tento proces provádí 
pravděpodobně sulfid redukující bakterie nacházející se v biofilmu či svrchních vrstvách 
sedimentů (Man 2011). 

V návaznosti na vodní útvary je dotčená zvěř živící se intoxikovanými rybami a dalšími 
vodními organismy. Kromě dravé zvěře je intoxikaci t ímto kovem vystavena i lidská 
populace. Téměř 100 % methylrtuti obsažené ve zkonzumovaném mase se dostává do 
krevního řečiště, jater, nervové soustavy, ledvin a částečně i do mozku. V e vysokých 
koncentracích je methylrtuť neurotoxickou látkou. Methylrtuť se velmi pomalu rozkládá 
a v lidském organismu je relativně stabilní. V našem těle může přetrvávat 44 až 80 dní. 
Další její nebezpečí spočívá ve snadné prostupnosti placentou a hematoencefalickou 
bariérou mezi krví a mozkem. Vystavení methylrtuti v průběhu těhotenství může vést 
k poškození plodu natolik závažnému, že dojde k vývinu mozkové obrny jakožto vrozené 
vady (Wu 2014). 
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3.4.2 Kadmium 

Dobrou bioakumulační schopnost má také kadmium. V organismech setrvává relativně 
dlouho a narozdíl od rtuti netvoří těkavé alkyl deriváty. Přítomnost kadmia v půdách 
zesiluje toxické účinky j iných kovů jako je např. zinek či měď. Naopak ve vodním 
prostředím se zvyšující se koncentrací vápníku a hořčíku toxicita kadmia klesá. 

Významným antropogenním zdrojem kadmia v zemědělských půdách jsou kromě 
čistírenských kalů také fosforečná hnojiva. Tato hnojiva mohou obsahovat až 170 mg/kg 
Cd. Významný obsah kadmia nalezneme v odpadních vodách z galvanického pokovování 
či z výroby N i - C d baterií. 

V tělech obratlovců se kadmium akumuluje ve vnitřních orgánech, a to především 
v ledvinách, nadledvinkách a játrech. V důsledku toho dochází k poškození těchto orgánů 
a jejich případné dysfunkci. M i m o to dochází k dekalcifikaci kostí. Díky svým 
vlastnostem se kadmium řadí mezi teratogenní. 

První zmínky o intoxikaci kadmiem pocházejí z roku 1969 z Japonska. Zde byly 
k zavlažování rýžových polí využívány odpadní vody pocházející z čistírny odpadních 
vod závodu na výrobu kadmiových pigmentů. Rýže vypěstovaná v takto 
kontaminovaném půdním prostředí vykazovala vysoké koncentrace kadmia i ve své 
biomase (Pitter 2009). 

Rozpustnost kadmia a tím i jeho přístupnost pro rostliny je závislá především na p H 
půdy. Nejvyšší mobilita kadmia je v kyselých půdách s p H v rozmezí od 4,5 do 5,5. 
V půdách alkalických je kadmium méně mobilní a má tendenci precipitovat na povrchu 
jí lových minerálů (Makovníková a kol . 2006). 

3.4.3 Olovo 

Zdrojem olova v čistírenských kalech jsou převážně odpadní vody ze zpracoven rud 
jako je např. galenit, dále z průmyslu barevné metalurgie či z výroby akumulátorů. 
Sloučeniny olova nalezneme také v odpadních vodách sklářského průmyslu, kde jsou 
součástí glazur. 

Dalším zdrojem olova v odpadních vodách může být koroze olověných částí 
vodovodního potrubí. Vzhledem k současnému převládajícímu využití mnohem 
vhodnějších materiálů pro výrobu vodovodního potrubí (plasty, ocel) je však tento zdroj 
kontaminace olovem zanedbatelný. 

Díky vysokému akumulačnímu koeficientu se olovo velmi dobře akumuluje nejen 
v sedimentech a kalech, ale také v tělech rostlin, živočichů či mikroorganismů. V případě 
olova je zde pravděpodobnost tvorby toxických organických methylderivátů. 

Olovo se vyznačuje dobrou schopností tvořit silné vazby s - S H skupinou v thiolech. 
Thioly se vyskytují v některých enzymech, inhibují tvorbu hemoglobinu a mají negativní 
vliv na červené krvinky či nervový systém. V lidském organismu se olovo akumuluje 
zejména v kostech, má neurotoxické účinky a řadí se mezi potenciální karcinogény (Pitter 
2009). 

V e vodním prostředí dosahuje koncentrace olova nej vyšších hodnot v sedimentech dna. 
Zde může být koncentrace až o 4 řády vyšší než v okolní vodě. Toxicita olova je závislá 
na rozpustnosti sloučenin olova a na množství přítomného hořčíku a vápníku. Se zvyšující 
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se hodnotou p H rozpustnost sloučenin olova klesá. Pro jednotlivé druhy ryb se smrtící 
koncentrace olova pohybují v rozmezí 0,1 až 10 mg/l. Akutní intoxikace se u ryb 
projevuje poškozením epitelu zaber a následným úhynem v důsledku udušení. Při 
chornické intoxikaci dochází ke změně krevního obrazu, především k poškození 
erytrocytu a leukocytu. Je doprovázena degenerativními změnami parenchymatózních 
orgánů a poškozením nervové soustavy (Svobodová 1993). 

Jako nejvyšší mezní hodnota olova v pitné vodě v ČR se uvádí 0,01 mg/l. Pro 
kojeneckou vodu jsou stanoveny přísnější limity, a to 0,005 mg/l (Vyhláška M Z P 
č.252/2004 Sb.). 

dnlk f troposféry 

P O T R A V N Í I Í I I n Í 

Obr. č. 3 - Schéma distribuce a pohybu olova, kadmia a rtuti v okolí klasické tepelné 
elektrárny (Cibulka 1991) 

3.4.4 Arsen 

Toxicita arsenu spočívá v jeho vysoké afinitě pro vazbu s - S H skupinami aminokyselin. 
Antropogenními zdroji arsenu jsou především odpadní vody z těžebního průmyslu a 
zpracování rud, dále z tepelných elektráren, výroby barviv či aplikace určitých 
insekticidů a herbicidů. Do životního prostředí se arsen dostává i přirozenou cestou, a to 
zvetrávaním sulfidických hornin (např. arsenopyrit FeAsS, realgar AS4S4) (Celechovská 
a kol . 2005). 

V přírodě se arsen nejčastěji vyskytuje v oxidačním stavu V+ a v méně stabilní formě 
v oxidačním stupni III+. Dalšími oxidačními stavy arsenu jsou stavy 0 a -III. Sloučeniny 
arsenu v oxidačním stupni III+ jsou do organismu vstřebávány rychleji, čímž se stávají 
více toxickými. Podobně jako u rtuti se mohou biochemickými procesy vytvářet 
methylderiváty jako např. methylarsen CH3ASH2, dimethylarsen (CH3)2AsH či 
trimethylarsen (CH3)3As. Tyto formy jsou těkavé. 
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Charakteristické příznaky chronické otravy arsenem se nejčastěji projevují 
dermatologickými onemocněními. U intoxikovaných jedinců se vyskytují záněty kůže 
s následnou tvorbou hlubokých vředů, ekzémy, otoky, či melanosa. Výjimkou není ani 
ztráta vlasů, nehtů či otoky očních víček. Objevit se mohou také neurologické změny jako 
spavost, ztráta paměti, zmatenost či zhoršení sluchu. 

Při akutní intoxikaci vysokou dávkou může dojít ke zhroucení krevního oběhu a k úmrtí 
může dojít j iž během několika hodin. V případě akutní intoxikace nižší dávkou se mohou 
objevit bolesti hlavy, závratě, palčivá bolest v hrdle, v pokročilém stádiu se objevuje silné 
bolesti břicha, zvracení či vodnaté a krvavé průjmy. Během pár hodin tak může dojít 
k dehydrataci, poklesu krevního tlaku, k selhání oběhu či cyanóze. V případě, že 
intoxikovaný jedinec tuto akutní fázi přežije, dochází k vážnému poškození ledvin a jater 
(Pitter 2009). 

Nej vyšší mezní hodnota arsenu v pitných vodách v ČR je 0,01 mg/l. Pro kojeneckou 
vodu tato hodnota činí 0,005 mg/l (Patočka 2013). 

3.4.5 Chrom 

Výskyt chrómu v přírodě je spojen zejména s mafickými a ultramafickými horninami. 
Složení těchto hornin je převážně železanto-hořečnaté, vyznačují se tmavou až černou 
barvou a vyšší hustotou (amfiboly, pyroxeny, olivín, slídy). Chrom se vyznačuje širokou 
škálou oxidačních stavů od II- do VI+. Přirozeně se sloučeniny chrómu vyskytují zejména 
v oxidačních stavech III+ a VI+. Vyšší oxidační stav znamená pro chrom nižší stabilitu a 
tím vyšší toxicitu. Většina C r I I I + j e obsažena v minerálu chromit (FeC^CX) či v dalších 
spinelových strukturách, kde nahrazuje hliník nebo železo. Obecně se C r I I I + svou velikostí 
iontů podobá F e I I I + a A 1 I I I + 

Do skupiny spinelidů patří včetně chromitu také magnetit (Fe304), spinel ( M g A h O ^ či 
jakobsit (MnFe304). 

Vzhledem k tomu, že C r I I I + j e mobilní pouze ve velmi kyselém prostředí a při p H 5,5 se 
téměř zcela vysráží, jeho sloučeniny bývají v půdách velmi stabilní. Naopak C r V I + j e 
velmi mobilní jak v kyselých, tak zásaditých půdách a jeho sloučeniny jsou proto 
považovány za vysoce nestabilní (Kabata-Pendias 2010). 

Antropogenními zdroji chrómu ve vodě jsou odpadní vody především z metalurgického, 
chemického či kožedělného průmyslu pracujícího s Cr. K e kontaminaci půd může 
docházet během manipulace s odpady obsahující chrom (komunální odpad, odpady 
z pokovování či zpracování chrómu) či v důsledku průsaku ze špatně zabezpečených 
skládek. Do ovzduší se chrom dostává spalováním fosilních paliv či obecně organického 
materiálu (Weiner 2010). 

Trojmocný chrom představuje pro lidský organismus esenciální mikroprvek. Jeho 
toxicita se oproti ostatním esenciálním prvkům (Zn, Cu, I, Se, Mn) projevuje až při 
mimořádně vysokých dávkách (Pechová 2007). 

Pro trojmocný chrom je N O A E L (hodnota dávky bez pozorovaného nepříznivého 
účinku) stanovena na 1000 ug/den (Gropper 2005). 

Akutní intoxikace chromém se projevuje zvracením, hemoragickou diatézou, dochází 
k poškození jater a ledvin či krvácení do gastrointestinálního traktu vedoucím ke 

- 12-



kardiogennímu šoku. Při chronické otravě dochází k selhání ledvin a jater, hemolýze a 
anémii (Reliene 2006). 

Nejvyšší mezní hodnota chrómu v pitné vodě v C R je 0,05 mg/l. Pro kojeneckou vodu 
je tento limit stanoven na 0,025 mg/l (Vyhláška M Ž P č.252/2004 Sb.). 

3.4.6 Nikl 

V přírodě se nikl nejhojněji vyskytuje v ultramafických horninách (1400-2000 mg/kg). 
S rostoucí kyselostí hornin se jeho koncentrace snižuje až na 5-15 mg/kg, a to např. 
v granitech. N i k l se díky své velké afinitě k síře často vyskytuje ve formě sulfidů (millerit, 
NiS) . Dále se objevuje také v horninách s antimonem (breithauptit, NiSb) či arsenem 
(niklelín, N i As) . 

Během zvetrávaní hornin nikl se snadno mobilizuje a následně koprecipituje s železem 
či manganem. Avšak na rozdíl od F e I I + a M n I I + je N i I I + relativně stabilní ve vodním 
prostředí a v případě tekoucích vod je schopný transportu i na velké vzdálenosti. 

Existuje obecná podobnost mezi distribucí N i , Co a Fe v zemské kůře. Avšak poměrně 
vysoké procento extrahovaného niklu z půdy pomocí E D T A (kyselina 
ethylendiaminotetraoctová) naznačuje, že je v půdě fixován méně než např. kobalt. V 
povrchových půdních horizontech se N i vyskytuje převážně v organicky vázaných 
formách, jejichž části mohou být snadno rozpustné cheláty (Kabata-Pendias 2010). 

Antropogenními zdroji niklu jsou odpaní vody především z metalurgického, sklářského 
či keramického průmyslu. Dále je nikl využíván jako katalyzátor při některých 
chemických syntézách či galvanickém pokovování částí zařízení, které přicházejí do 
styku s vodou (např. rozvodné sítě). 

Toxické účinky niklu byly zaznamenány ve velké míře při jeho vdechování. 
Dlouhodobá expozice vdechování niklu zvyšuje riziko rakoviny dýchacích cest. 
Mezinárodní agentura pro výzkum rakoviny klasifikovala sloučeniny niklu jako lidský 
karcinogén skupiny 1. Stopové koncentrace niklu ve vzorcích vody a potravinách jsou 
měřeny pomocí atomové absorpční spektrometrie či spektrofotometrií (Chiou 2014). 

Nejvyšší mezi hodnota niklu pro pitnou vodu a vodu kojeneckou v C R je 0,02 mg/l 
(Vyhláška M Ž P č.252/2004 Sb.). 

3.4.7 Zinek 

V přírodě se zinek vyskytuje zejména ve formě jednotlivých sulfidů (ZnS) neboje vázán 
v mřížce j iných minerálů (augit, biotit, amfibol). Vyšší obsahy zinku jsou zaznamenány 
v bazických horninách, jelikož v kyselém prostředí jsou sloučeniny zinku snadněji 
rozpustné. Je také známo, že v silikátech nahrazuje M g I I + . Díky jeho snadné adsorpci 
minerálními a organickými látkami se akumuluje především v humózních svrchních 
vrstvách půdního horizontu. Průměrný obsah zinku ve svrchních vrstvách půd v různých 
zemích se pohybuje od 17 do 125 mg/kg. 

Mez i antropogenní zdroje zinku patří především průmysl barevné metalurgie, 
zpracování zinečnatých rud či hnojiva obsahující zinek jako znečisťující příměs. Do 
ovzduší se zinek dostává spalováním fosilních paliv či z moříren mosazi. K e zvýšené 
koncentraci zinku ve vodách může docházet v důsledku styku vody s pozinkovanými 
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komponenty (okapy, plechy, nádoby). Rozpustné organické komplexy zinku jsou 
obsaženy ve větší míře také v čistírenských kalech a jsou v půdě velmi mobilní (Kabata-
Pendias 2010; Pitter 2009). 

Zinek patří mezi esenciální stopové prvky, a to nejen pro lidi , ale také zvířata a rostliny. 
Doporučený denní příjem zinku pro dospělého člověka činí 20-25 mg (Krejsek 2020). 

V případě dlouhodobé expozice inhalace par oxidu zinečnatého se mohou projevit 
zdravotní potíže. Jedná se zejména o bolesti hlavy, únavu, vysoké teploty, kašel, 
dehydrataci či výskytem bílkovin v moči. Rizikové jsou také rozpustné sloučeniny zinku 
(síran zinečnatý, chlorid zinečnatý), které mají leptavé účinky (Kafka 2002). 

V pitné ani kojenecké vodě v ČR není obsah zinku legislativně limitován. 

3.4.8 M ě ď 

Měď patří mezi základní mikroživiny nejen pro rostliny a zvířata, ale tako pro lidský 
organismus. Běžné koncentrace Cu v rostlinách se pohybují v rozmezí 5 až 20 mg/l. 
Skrze kořeny jsou rostliny schopné přijímat měď v dvoj mocné formě (Cu I I + ) a redukovat 
jí na monovalentní formu (Cu + ) . Cu má v rostlině mnoho důležitých funkcí. Podílí se na 
tvorbě ligninu v buněčných stěnách nebo na tvorbě životaschopného pylu a semen. 

Celková Cu v půdách se běžně pohybuje mezi 1 až 40 mg/l. Měď je v organické hmotě 
vázána pevněji než kterákoliv j iná mikroživina. Dostupnost Cu pro rostliny závisí na 
několika půdních vlastnostech. N a základě textury půdy bylo zjištěno, že rostliny rostoucí 
v písčitých půdách více trpí nedostatkem Cu oproti rostlinám rostoucím v půdách 
hlinitých a jílovitých. Dále hraje zásadní roli p H půdy. Rozpustnost mědi klesá 
s rostoucím p H nad hodnotu 7. Se zvyšujícím se p H roste síla, jakou je měď v půdě 
vázána. Důležitá je také vyváženost živin v půdě. Vysoké koncentrace zinku, železa, 
fosforu či hliníku mohou vstřebávání Cu rostlinami potlačit (Norton 2015). 

Mez i nej častější formy mědi v přírodě patří sulfidy jako je např. chalkopyrit (CuFeS2) 

nebo chalkosin (CU2S). V důsledku zvetrávaní se značné množství mědi dostává do 
povrchových a podzemních vod. Antropogenními zdroji mědi ve vodním prostředí bývají 
zejména odpadní vody z průmyslu povrchové úpravy kovů, aplikace algicidních 
přípravků či svodem vody z mědnatých střech a okapů. Do ovzduší je měď uvolňována 
především v okolí hutních závodů. 

Intoxikace mědí se vyskytuje velmi vzácně, vzhledem k výrazné chuti je téměř 
nepoživatelná. Denní příjem mědi pro člověka činí 2-5 mg. Chronické intoxikace byly 
zaznamenány převážné v místech, kde se nacházelo měděné vodovodní potrubí. M e z i 
příznaky otravy mědí patří horečka, bolest svalů, pocení, průjem či lehká dusnost. Při 
vyšších koncentracích může docházet k poškození jater a ledvin. Z a letální dávku se 
považuje 1-2 g (Pitter 2009). 
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Kontaminace půdy rizikovými prvky po aplikaci kalů na 
zemědělskou půdu 

Aplikace čistírenských kalů na zemědělskou půdu představuje riziko zejména u půd, 
které obsahují zvýšené množství rizikových prvků. Použitím kalu, který obsahuje 
rizikové prvky, může jejich koncentrace v půdě překročit povolené mezní hodnoty. 
V České republice se nachází několik lokalit j iž kontaminovaných. Jedná se zejména o 
oblasti bývalého či současného těžebního průmyslu. 

4.1 Kontaminace půd rizikovými prvky ve světě a v CR 

V České republice v okolí Kutné Hory se nacházela naleziště stříbra, které se zde také 
těžilo. V důsledku těžební činnosti zde byly hlášeny vysoké koncentrace rizikových 
prvků v půdách v blízkém okolí. Hodnoty v půdách překročily mezní hodnoty 
představující 30 mg/kg As , 1,0 mg/kg Cd, 200 mg/kg Cr, 80 mg/kg N i , 140 mg/kg Pb a 
200 mg/kg Zn. Zinek tuto hodnotu překročil 15krát, kadmium až 3Okřát a arsen dokonce 
80krát. Hlavním zdrojem kontaminace rizikovými prvky je zvetrávaní rudních zbytků či 
důlních hlušin. 

Bez ohledu na extrémně vysoké obsahy arsenu ve hnědém uhlí těženém a spalovaném 
v ČR ve srovnání s j inými světovými lokalitami nepředstavuje jeho koncentrace 
v zemědělských půdách závažný ekologický problém. Mez i lokality v ČR potýkající se 
vysokými hodnotami arsenu v půdě patří např. ložisko zlata Mokrsko, Kasej ovice, Jílové, 
Libčice, Kašperské Hory či Roudný. Koncentrace arsenu v těchto oblastech dosahovaly 
v půdách v rozmezí 50 až 330 mg/kg. Pro srovnání hodnoty arsenu v j iných oblastech ve 
světě, např. Florida (USA) , nepřesahují 7,6 mg/kg (Králova a kol . 2010; Fi l ippi 2004). 

Dotčenou oblastí rizikovými prvky v důsledku průmyslové činnosti je také C H K O 
Brdy. Dříve než byla oblast zařazena na seznam C H K O se v oblasti Hořovická j iž od 
středověku provozoval hutní průmysl zpracovávající železnou rudu. V menší míře zde 
byla zpracovávána i ruda rtuti, a to zejména cinabarit (HgS). Železná ruda byla těžena 
také na Příbramsku a Rožmitálsku. Významnou imisní zátěž pro C H K O Brdy 
představoval především hutní průmysl na Příbramsku, kde byly zpracovávány rudy olova 
a stříbra, též doprovázené přítomností rtuti. Koncentrace Hg v lesním humusu se na území 
C H K O Brdy pohybují v rozmezí od 132 do 1408 ug/kg (Navrátil a kol. 2019). 
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Tabulka č. 4 - Podíl vzorků (%) s obsahem uvedeného prvku vyšším, než je pozaďová 

hodnota pro C R (tzv. preventivní) (lehké a ostatní půdy celkem) (Kubík & Němec 2016) 

As Be C d Co Cr Cu N i Pb V Z n Hg 
Jihočeský 9,6 10,7 2,7 0,5 15,9 0,6 2,2 0,5 0,0 2,2 0,2 

Jihomoravský 0,4 1,8 1,2 1,4 3,4 4,5 6,5 0,2 0,0 1,3 1,3 
Karlovarský 35,5 40,3 10,3 13,2 5,3 9,2 2,1 7,4 13,2 13,2 4,8 
Král ovehradecký 7,3 3,9 10,1 3,1 5,3 0,8 1,7 3,6 1,4 7,0 0,7 
Liberecký 14,8 1,2 10,9 0,7 1,2 0,5 1,0 4,9 0,2 7,1 4,6 
Moravskoslezský 5,6 0,1 19,0 0,3 0,1 0,0 0,1 2,6 0,3 5,8 5,6 

Olomoucký 7,9 0,6 9,2 0,1 2,3 0,8 1,4 3,0 0,4 4,0 0,3 
Pardubický 4,1 0,8 2,9 0,2 1,1 0,0 1,1 0,9 0,0 0,8 0,5 
Plzeňský 16,3 2,0 14,8 3,3 4,2 1,8 1,0 3,5 2,2 9,4 3,7 
Středočeský 12,3 4,1 11,5 0,4 3,8 2,8 2,3 3,8 1,9 5,5 1,7 
Ústecký 10,4 8,6 17,5 11,0 4,7 22,0 7,4 9,3 15,3 13,3 2,0 

Vysočina 6,2 10,1 5,8 1,1 11,7 0,4 6,5 4,1 0,0 7,1 0,4 
Zlínský 0,0 0,6 5,3 0,5 5,1 1,6 17,7 0,2 0,0 2,4 2,8 

Rtuť se ve značném množství nachází v oblastech nalezišť uhlí. Obecně má H g velmi 
silnou afinitu k organické i anorganické uhelné hmotě. Je pozorována její kumulace 
v rašelinách a lignitech. Bohaté na uhlí s vysokým obsahem rtuti jsou oblasti Donbas-
Doněcké pánve (Ukrajina, Rusko), Apalačské pánve a Texasu (USA) 
(Yudovich & Ketris 2005). 

V poslední době se Cu dostává do kultivovaných půd s aplikací hnojiv, kalů a dalšími 
chemikáliemi určených např. k ochraně rostlin. Aplikace čistírenských kalů obsahujících 
Cu může být zdrojem kontaminace půd a případně podzemních vod zejména v sušších 
oblastech. V e Francii dosahuje Cu v půdě od 100 do 1500 mg/kg. V zemědělské půdě 
obecně se může měď akumulovat v hodnotách dosahujících až 1170 mg/kg. 

Povrchové půdy mají velkou afinitu tento kov akumulovat. V důsledku toho se jeho 
obsah v půdách zvýšil v některých případech na extrémní hodnotu až 3500 mg/kg, a to 
vlivem průmyslového znečištění. Nejvyšší naměřená hodnota dosáhla 4500 mg/kg 
v okolí huti na poloostrově Kola . Znepokojující je také nebezpečný nadbytek Cu v půdách 
tropických plantáží, využívaných k pěstování kávy, kakaa, citrusů, čaje či oliv. N a 
starších plantážích byl zaznamenán nárůst koncentrace Cu v částech rostlin určených ke 
spotřebě. Jako příklad lze uvést koncentrace Cu v čajových lístcích. Čajové lístky 
pocházející z Keni obsahovaly do 80 mg/kg Cu a z Japonska do 20 mg/kg. Až 30 % Cu 
zde obsažených lze snadno extrahovat horkou vodou. Zvýšené koncentrace Cu v půdách 
ovlivňují také růst a vývoj rostlin. Může docházet k pomalému růst rostliny, zpomalení 
klíčení semen a vývoji semenáčků či kořenů (Kabata-Pendias 2010). 

V Japonsku byly naměřeny také vysoké koncentrace olova, stejně jako v Angl i i , 
Walesu, Polsku a Irsku, a to nad 100 mg/kg. Hodnoty naměřené v Norsku se liší 
v závislosti na geografické poloze. N a j ihu Norska se koncentrace Pb pohybovala okolo 
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111,3 mg/kg, zatímco na severu tato hodnota dosahovala 8,5 mg/kg. Tento fenomén 
pravděpodobně zapříčiněný transportem znečištění atmosférou z j iných částí Evropy. 

Významně kontaminované půdy olovem se dále vyskytují v Austrálii. Konkrétně 
nejvyšší koncentrace byly zaznamenány v australském městě Port Pirie, kde střední 
hodnota tohoto kovu dosahovala 437 mg/kg. Téměř poloviční hodnoty byly naměřeny 
v Novém jižním Walesu, a to 256 mg/kg. Naopak nejnižší koncentrace 4,7 mg/kg byla 
zjištěna ve městě Perth (Markus & McBratney 2001). 

Co se světového znečištění kadmiem týče, podstatným zdrojem emisí je průmysl. 
Konkrétně se jedná o výrobu kovových Cd galvanických desek používaných v n i k l -
kadmiových bateriích. V relativně velké míře přispívá ke kontaminaci i závlaha 
zemědělské půdy odpadními vodami, a to především v Číně. Zde plocha kontaminovaná 
kadmiem dosáhla výměry 27,86 x 104 k m 2 . Mez i další zdroje vstupů kadmia do půdu 
patří fosfátová hnojiva, která obsahují Cd v rozmezí od 0,1 až do 120 mg. 

V čistírenských kalech, které se v odvětví zemědělství používají jako hnojivo, 
koncentrace kadmia může dosahovat okolo 3,4 mg/kg. V případě použití takového kalu 
by se při ekvivalentní dávce N 250 kg/ha přidalo do půdy 19 g Cd ha/rok. 

Nejvyšší koncentrace kadmia v půdě byly naměřeny ve Francii (16,7 mg/kg), dále 
v Belgi i (7,61 mg/kg) a Číně (7,43 mg/kg) (Khan a kol . 2017). 

4.2 Legislativní limity 

V následujících tabulkách j sou uvedeny indikační hodnoty rizikových prvků v půdě dle 
přílohy č. 2 k Vyhlášce č. 153/2016 Sb. 

Tabulka č.5 - Indikační hodnoty obsahů rizikových prvků v půdě, při jejichž překročení 
může být ohrožena zdravotní nezávadnost potravin a krmiv (mg/kg sušiny) 

Rizikový prvek Půdní druh plI/CaCl! 
Indikační hodnota 

Rizikový prvek Půdní druh plI/CaCl! extrakcelučavkou 
královskou 

extrakce 
NH4]SOj 

As - - 40 1,00 

Cd 
Běžně půdy 

1,5 -
Cd 

Běžně půdy 
2,0 OJ Cd 

Lehké půdy 2.0 0,04 

Ni 
- <6,5 150 -

Ni - 200 -Ni 
- - - 1,0 

Pb - - 300 1,5 
- - 1,5 -
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Tabulka č.6 - Indikační hodnoty obsahů rizikových prvků v půdě, při jejichž překročení 
může vzniknout podezření z ohrožení růstu rostlin a produkční funkce půdy (mg/kg 
sušiny) 

Rizikový prvek pil/CaC l ; 

Indikační hodnota 
Rizikový prvek pil/CaC l ; extrakce lučavkou 

královskou 
extrakce 

ZD 
- 400 -

ZD 
- - 20 

Ni 
<6,5 150 -

Ni 200 -Ni 
- - 1,0 

Cu 

< 5,0 150 -

Cu 
5,0-6,5 200 -

Cu 
>ó,5 300 -

Cu 

- - 10 

Tabulka č.7 - Indikační hodnoty obsahů rizikových prvků v půdě, při jejichž překročení 
může být ohroženo zdraví lidí a zvířat (mg/kg sušiny) 

Rizikový prvek Indikační hodnota (extrakce lučavkou královskou) 

As 40 
Cd 20 
Pb 400 
Hg 20 

Remediace půd kontaminovaných rizikovými prvky 
Remediace je obecně chápána jako proces nápravy. Remediace životního prostředí se 

soustředí nejen na odstraňování polutantů zejména z půd, sedimentů, povrchových a 
podzemních vod, ale i například odpadních organických materiálů. Obecně se uplatňují 
dva způsoby realizace, a to ex-situ, kdy je kontaminovaný materiál odebrán a in-situ, kdy 
se remediační technologie aplikují přímo v místě kontaminace. Pro remediaci se využívají 
fyzikálně-chemické a biologické metody. V posledních letech se stále více používají 
metody biologické (bioremediace), jelikož jsou považovány za šetrnější k životnímu 
prostředí (Kizek 2007). 

Mez i fyzikálně-chemické remediační technologie patří: 
• Promývání půdy silnými kyselinami nebo chelatačními činidly - hlavním 

principem je selekce vysoce kontaminovaných jemných částic od pevné a kapalné 
fáze půdní suspenze. Ostatní j emné částice jsou dále čištěny pomocí flotace, 
vyluhováním nebo magnetickou separací. 
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• Zapouzdření - princip zapouzdření kontaminovaných ploch spočívá v podzemní 
výstavbě nepromokavých vertikálních bariér. Běžně se tato technologie používá 
pro prevenci kontaminace (Brandl 2005). 

• Elektrokinetické techniky - používá se především pro j emnozrnné půdy. Do půdy 
se umístí elektrody, kterými prochází stejnosměrný proud. V důsledku 
stejnosměrného proudění je vyvolán pohyb iontů směrem k elektrodě. 

• Vitrifikace - tato technologie spočívá v imobilizaci anorganických polutantů za 
použití elektrod pro roztavení zeminy při teplotě 1600-2000 °C. 

• Propustné reaktivní bariéry - principem je vybudování propustné podpovrchové 
bariéry tvořené reaktivním materiálem a umístěné do ohniska kontaminace ve 
směru proudění podzemní vody. Podzemní voda touto bariérou protéká bez 
omezení a zároveň probíhá transformace kontaminujících látek na neškodné nebo 
méně škodlivé formy (Jiříček a kol. 2007). 

• Vysrážení - spočívá v reakci rozpuštěných iontových kovů s přidanými srážecími 
činidly (digestáty, hydroxid vápenatý, soli hliníku) za vzniku nerozpustných 
sloučenin. 

• Iontová výměna - principem j e pryskyřice, která nese rozpustné ionty. Tyto ionty 
mohou být následně vyměněny za ionty těžkých kovů. 

• Flokulace - tato technologie se využívá pro přeměnu koloidních částic do forem, 
které mohou být mechanicky oddělené z roztoku supernatantu s pomocí 
vločkovacích činidel, tj. flokulantů. 

• Solidifikace/stabilizace - tato technologie využívá solidifikačních/stabilizačních 
činidel pro snížení mobility kontaminujících látek. Tato činidla jsou injektována 
přímo do půdy (Bradl 2005) a j iné. 

U biologické remediační technologie se v případě využití živých organismů jedná o 
bioremediaci. Pro tyto metody se využívají mikroorganismy (plísně, bakterie, kvasinky, 
bezobratlí atd.) nebo i vyšší organismy, kterými jsou zejména rostliny. V případě rostlin 
se pak jedná o fytoremediaci. 

Bioremediační technologie jsou uplatňovány především při odstraňování organických 
sloučenin z odpadních vod. Některé technologie jsou vhodné i k sanaci půdy. 

Mez i ex-situ bioremediační metody patří metoda land farming, kompostování a 
bioreaktory. V případě in-situ se jedná o bioventing, biofiltry, a biologické odstraňování 
kovů kam spadá biosorpce, bioakumulace, redukce a oxidace kovů či percipitace 
(Horáková 2006). 

Výhodou fyzikálních a chemických remediačních metod je především rychlost a 
efektivita v odstranění kontaminantů z prostředí. Tyto metody mají ovšem také své 
nevýhody. Co se fyzikálních technologií týče často je zapotřebí půdní prostředí 
mechanicky méně či více narušit. Vzniká tak riziko rozšíření kontaminantů ať už 
způsobené zbytkovým množstvím kontaminované půdy po jejím odtěžení či samotnou 
manipulací s ní. V případě chemických technologií mohou být do půdy vneseny 
nežádoucí chemické látky. Obecnejšou tyto remediační technologie oproti 
bioremediačním nákladnější. Bioremediační metody jsou svými technologickými 
postupy k životnímu prostředí šetrné. Za nevýhodu lze také považovat časová náročnost 
probíhajících přirozených procesů (Sharma a kol . 2020). 

- 19 -



5.1 Bioremediace 

Bioremediace je relativně nová technika, která využívá přirozené biologické procesy 
k úplnému odstranění rizikových prvků z prostředí. Bioremediace pomocí hub, řas nebo 
bakterií jsou považované za nejúčinnější z metod odstraňování rizikových prvků, 
zejména pro využití přirozených procesů. 

Schopnost mikroorganismů využívat nežádoucí organické látky jako zdroj uhlíku a 
energie se mezi jednotlivými druhy liší. Ne každý mikroorganismus lze k biodegradaci 
využít. N a rozkladných procesech se tedy podílejí spíše mikrobiální společenstva. 
Rychlost biodegradace či biotranformace závisí na množství přítomných mikroorganismů 
a je ovlivňována především teplotou, přítomností kyslíku, světlem, p H a množstvím 
dostupných živin. Důležitým faktorem je také charakter kontaminující látky, její struktura 
či biodegradabilita. Biodegradaci lze využít např. v procesech čištění a dočisťovaní 

odpadních a podzemních vod, kde dochází biochemickému rozkladu organických látek. 
Zat ímco biotransformaci lze využít k dekontaminaci půdního prostředí. 

Bioremediaci lze definovat jako jakýkoliv proces, v němž jsou toxické a rizikové látky 
přeměňovány na látky neškodné pro životní prostředí působením živých organismů či 
enzymů. Proces bioremediace spočívá v urychlení přirozených procesů dekontaminace či 
v řízené biotransformaci. V půdním či vodním prostředí se bioremediace uskutečňuje 
dvěma základními metodami (Kensa 2011). 

První z nich je biostimulace živinami. Tato metoda urychluje probíhající degradační 
procesy uskutečňované přirozeně se vyskytující mikroflórou dodáváním živin jako je 
dusík či fosfor, čímž je podporován její růst. Lze také do prostředí dodat vhodné enzymy 
či růstové faktory. 

Druhou metodou je metoda seeding. Tato metoda spočívá v obohacení 
kontaminovaného prostředí vhodným mikroorganismem (bioaugmentace), u něhož 
známe jeho degradační potenciál. S mikroorganismy není nutné zároveň aplikovat také 
potřebné živiny či růstové faktory. Mikroorganismy uplatňující se v této metodě jsou 
mnohem častěji izolovány z přirozeného prostředí než z kultur uměle vypěstovaných. 
Metoda seeding j e vhodná v situacích, kdy kontaminované prostředí neobsahuje vhodnou 
mikroflóru neboje díky jeho vysoké toxicitě sterilní. V takovém případě je zapotřebí do 
prostředí tyto mikroorganismy dodat. Před aplikací je však nutné upravit prostředí tak, 
aby byla životaschopnost vnášené populace co nejvíce zachována (Horáková 2006). 

Odstraňování rizikových látek může být prováděno přímo v místě kontaminace. Jedná 
se pak o technologii „in situ". Tato technologie nevyžaduje odtěžení půdy či odčerpání 
spodních vod na povrch s čímž jsou spojeny také relativně nízké náklady. Vzhledem 
k riziku šíření kontaminace dále do prostředí je průběh biotransformace těžko 
kontrolovatelný. Další uplatňovaná technologie je tzv. „ex situ". Bioremediační 
technologie je aplikována na odtěžený kontaminovaný materiál v místě vzdáleném od 
původní lokality. Manipulace s odtěženým materiálem zvyšuje potřebné náklady, proces 
biotransformace je však pod kontrolou a snižuje se riziko další kontaminace prostředí 
(Matějů 2006). 
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5.1.1 Fytoremediace 

Fytoremediace je proces při kterém jsou rostliny využívány k odstranění nežádoucích či 
toxických látek z životního prostředí. V jakém množství či formě rostlina rizikové prvky 
přijímá záleží především na jejím druhu. Mnohé studie prokázaly variabilitu příjmu také 
mezi genotypy jednotlivých druhů. N a druzích rostlin a jejich genotypech závisí také to, 
v jakých částech rostliny budou rizikové prvky akumulovány. Rostliny je ukládají buď 
v podzemních částech, tedy kořenech, či v nadzemních, konktrétně v listech. Některé 
druhy rostlin rizikové prvky přijmou a pouze je uloží ve svých tkáních, j iné jsou schopny 
tyto prvky přetransformovat v méně toxickou formu (Schwartz a kol . 2001). 

Způsob, j akým rostliny reagují na stres podmíněný nedostatkem nebo přebytkem 
stopových prvků tedy nelze jednoznačně popsat. Rostliny si v průběhu evoluce vyvinuly 
takové biochemické mechanismy, které vedly k adaptaci na chemicky nevyvážené 
prostředí či k jeho toleranci. K popsání reakce rostliny na různé koncentrace stopových 
prvků v půdě je tudíž zapotřebí zkoumat vždy konkrétní systém půda-rostlina. 

Rostliny, které se v poslední době ukázaly jako vhodné pro účely fytoremediace jsou 
svízel přítula (Galium aparine L . j , lopuch plstnatý (Arctium tomentosum M i l l . ) a rozrazil 
rolní (Veronica arvensis L. ) pro své schopnosti významně akumulovat arsen a řebříček 
obecný {Achillea millefolium L.) , pcháč rolní (Cirsium arvense L. ) či smetánka lékařská 
(Taraxacum officinale L. ) v případě kadmia. Schopnost akumulovat i vyšší množství 
některých kovů (Cu, Cd, Cr, N i a Zn) vykazuje několik druhů zemědělských plodin jako 
např. hořčice bílá (Synapis alba L . j , ředkev setá (Raphanus sativus L J , řepka olejka 
(Brassica napus L. ) či rod Amaranthus (Králova a kol . 2010). 

Rostliny schopné akumulovat těžké kovy v nadlimitním množství bez známek toxicity 
se nazývají hyperakumulátory. Jedná se především o populace druhů vyskytujících se na 
půdách bohatých na těžké kovy ať už v důsledku geochemických parametrů nebo 
znečištění. Hyperakumulátory tvoří zpravidla menší biomasu, jelikož využijí více energie 
v mechanismech nezbytných pro přizpůsobení se vysokým koncentracím těžkých kovů 
ve svých tkáních. Schopnost nadměrné akumulace těžkých kovů poskytuje rostlinám 
možnost obrany před býložravci či odolnost vůči patogenům. 

Mez i zjištěné druhy hyperakumulujících rostlin patří řeřišničík Hallerův (Arabidopsis 
halieri L . ) , penízek modravý (Thlaspi caerulescens J. Presl & C. Presl), tafinka (Alyssum 
lesbiacum P. Candargy Rech. f.) či tabák (Nicotiana tabacum L. ) (Verbruggen 2009). 

Aby byla rostlina považována za hyperakumulátory měly by být koncentrace (v mg/kg) 
jednotlivých prvků v listech následující: 
> 1 0 0 - C d 
> 1 0 0 0 - C o , Cu ,Pb , N i 
>10 0 0 0 - Z n , M n 

Podobných koncentrací mohou rostliny dosahovat i v případě, že se nejedná 
o hyperakumulátory. Může tomu tak být ve znečištěných oblastech. 

Jeden z nej důležitějších faktorů ovlivňujících biologickou dostupnost rizikových prvků 
je jejich vazba na půdní složky. Obecnejšou pro rostliny snadněji absorbovatelné stopové 
prvky rozpuštěné v půdním roztoce v iontové či chelátové formě. Absorpce stopových 
prvků rostlinami je zajištěna především metabolickými procesy v kořenech. Lze rozlišit 
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absorpci pasivní a aktivní (metabolickou). Pasivní příjem probíhá difúzí iontů z vnějšího 
roztoku do kořenové epidermis. Aktivní příjem vyžaduje metabolickou energii a probíhá 
proti chemickému gradientu. Mechanismus příjmu závisí na daném prvku. Pasivně 
přijímány jsou především Pb a N i , zatímco aktívnejšou přijímány zejména Cu, M o či Zn. 
Mez i mechanismy příjmu stopových prvků v kořenech patří např. kationtová výměna, 
transport uvnitř buněk kořenu pomocí chelatačních činidel či j iných nosičů. Významnou 
roli v procesu rozpouštění či komplexaci stopových prvků do mobilních a dostupnějších 
forem hrají nízkomolekulární organické kyseliny (např. šťavelová, octová, vinná, 
fumarová) vylučované kořenovými exsudáty či houbami. Kořenové exsudáty se skládají 
převážně z aminokyselin (např. asparagová, glutamová či prolinová). Předpokládá se, že 
hlavními Ugandy vytvářející komplexy s kovy v rostlinách j sou právě proteiny (Kabata-
Pendias 2010). 

Nezanedbatelnou součástí absorpce stopových prvků rostlinami, je příjem těchto prvků 
skrze listy. Tento mechanismus příjmu má praktický význam při aplikaci hnojiv na listy, 
a to zejména Fe, M n , Z n či Cu. Příjem listy se obecně skládá ze dvou fází. Prvním 
procesem je nemetabolická kutikulární penetrace považovaná za hlavní cestu příjmu a 
metabolické procesy odpovědné za akumulaci stopových prvků proti koncentračnímu 
gradientu. V e druhé fázi dochází k transportu iontů přes plazmatickou membránu až do 
buněčného protoplastu. Stopové prvky přijímané skrze listy mohou být translokovány i 
do j iných rostlinných tkání, včetně kořenů, kde dochází k uložení přebytečných kovů. 
Některé rizikové prvky mohou být do určité koncentrace a v určité formě pro rostlinu 

základními mikroelementy. Je tomu tak např. u mědi, železa, manganu či zinku. Rostlina 
je vyžaduje pouze v malém množství, avšak jejich nedostatek může vést ke zpomalení 
růstu, deformaci listů či až k zahynutí rostliny. Podle dostupnosti jednotlivých prvků 
z půdy lze vymezit tři skupiny. Snadno dostupnými prvky jsou Cd, N i , Zn, Ar , Se, Cu. 
Středně dostupnejšou M n aFe. Těžko dostupnejšou Pb a Cr. Pro odstranění např. olova, 
je zapotřebí nejprve zvýšit jeho dostupnost pro rostlinu. Lze toho docílit přidáním 
chelatačního činidla do půdy (Schutzendubel 2002). 
Při procesu chelatace se organické sloučeniny pomocí dvou a více vazeb váží na kovové 
kationty (Fe, Cu). Tyto organické sloučeniny se nazývají chelatační činidla. 

Některé kovy jsou v chelátové formě pro rostliny snadno dostupné. Vysoká koncentrace 
chelátů však může vést až k remobilizaci kovů ze sedimentů či vodonosné vrstvy, čímž 
je vystavena riziku kontaminace podzemní a pitná voda. Problémem také je, že většina 
chelatačních činidel (např. E D T A - ethylendiaminotetraoctová kyselina či fosfonáty) není 
nebo je, ale nesnadno, biologicky odbouratelná. Spíše jsou to látky v prostředí 
perzistentní (Nowack 2005). 

Využití chelatačních činidel může být efektivní, ale v rámci fytoremediace existují 
vhodnej ší sanační alternativy, kterými j sou rhizofiltrace, fytoakumulace, fytoexkrece, 
fytostabilizace či fytovolatilizace. V případě mírně kontaminovaných půd jsou rostliny 
schopné fytoakumulace, což je proces, při kterém rostlina ukládá těžké kovy ve svých 
tkáních. V případě kovů, které j iž byly absorbovány kořeny, mohou být rostlinou 
následně vylučovány, a to buď fytoexkrecí či fytovolatilizací, pokud se pouze akumulují 
jedná se o fytoextrakci. Fytovolatilizace je proces, při kterém rostliny poutají těkavé 
formy těžkých kovů z půdy a následně je skrze listy uvolňují do ovzduší. Rostliny jsou 
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schopné takto poutat těkavé formy např. arsenu, rtuti nebo selenu. Při využití této metody 
je nutno zajistit opatření zamezující nežádoucímu rozptylu těchto látek do ovzduší. 
V případě fytoexkrece j sou skrze listy či sekrečními žlázami vylučovány netěkavé formy 
rizikových prvků. 

N a lokalitách více kontaminovaných půd s vyššími koncentracemi rizikových prvků 
rostliny přestávají transportovat tyto toxické látky do nadzemních částí. Místo toho jsou 
rizikové prvky vázány v kořenech či rhizosféře. Tato strategie je označována pojmem 
fytostabilizace. 

Fytostabilizace je proces, při kterém rostlina imobilizuje kovové ionty prostřednictvím 
absorpce a akumulace kořeny či srážením uvnitř kořenové zóny. Fytostabilizace se tedy 
dá považovat za mechanickou stabilizaci znečištěné půdy, aby se zabránilo vyplavování 
rizikových prvků do půdy či jejich úniku do ovzduší. Základní mechanismus závisí na 
mnoha faktorech, jako je přítomnost mikroorganismů v rhizosféře, chelatace kovů, 
kořenové exsudáty, vazba kovových iontů na buněčnou stěnu či jejich sekvestrace do 
vakuol. Imobilizace kovů je možná také za pomoci redoxních přeměn (např. redukce 
C r + V I na C r + I n ) či transformace prvků v nerozpustnou formu (Shackira 2019). 

Poslední často využívanou metodou je fytodegradace, resp. fytotransformace. Při 
procesu fytodegradace jsou rostliny schopné pomocí metabolických reakcí toxické 
organické látky rozložit na látky netoxické. Touto metodou lze rozložit např. P A U 
(polycyklické aromatické uhlovodíky), ropné látky, chlorované látky (např. P C B ) , 
nitrolátky či detergenty. Anorganické látky tímto způsobem rozložit nelze ( E P A 2000). 

5.1.2 Bioremediace pomocí bakterií 

V případě bakteriální remediace je vzhledem k variabilitě kontaminovaného prostředí 
zapotřebí pečlivě zvážit výběr vhodného bakteriálního společenstva. Nedávné studie 
ukazují, že v tomto směru mají velký potenciál bakterie kmene Actinobacteria. Tyto 
mikroorganismy prosperují jak v terestrickém prostředí, tak v prostředí vodním. Zároveň 
jsou schopné vytvářet populace i v extrémních podmínkách. Jsou přirozenými 
degradátory a významně přispívají k detoxikaci těžkých kovů a degradaci uhlovodíků či 
pesticidů v ekosystémech. Aktinobakterie jsou vhodné pro účely bioremediace také díky 
sekreci široké škály sekundárních metabolitů, včetně katalytických enzymů. Dále byly 
v přítomnosti kontaminujících látek prokázané buněčné reakce jako je produkce 
sideroforů či syntéza extracelulárních polymerních látek (EPS). Siderofory jsou látky 
umožňující chelataci těžkých kovů. EPS (exopolysacharidy) jsou molekuly, které se 
skládají z polysacharidu, jež jsou mikroorganismy akumulovány na jejich horním 
povrchu, jako slizovitá poly sacharidová matrice, za účelem jejich obrany před 
stresujícími aspekty jako jsou teplota, vlhkost, chemické či toxické látky. Jsou tvořeny 
funkčními skupinami, postranními řetězci acetátu, sukcináru, fosfátu a pyruvátu, které se 
považují za nesacharidové složky. EPS mohou těžké kovy vázat. U funkčních skupin 
biopolymerů převažuje záporný náboj a schopnost vazby kov-exopolymer závisí na p H 
(Behera a kol . 2023). 
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Další ze studií poukazuje na účinné odstranění kontaminujících látek ze zemědělské 
půdy pomocí rostlin podporujících růst bakterií kmene Rhizobium v kombinaci se 
zelenými posklizňovými zbytky (zelené odpady). Zelený odpad je bohatým zdrojem 
přirozeně se vyskytujících polyfenolů. Polyfenoly v přítomnosti znečišťujících látek 
mohou provádět chelataci kovů, jejich redukci či adsorpci. Zástupci rodu Rhizobium, díky 
své schopnosti provádět eliminaci těžkých kovů různými mechanismy, jsou dobrými 
bioremediačními činidly. Mez i základní mechanismy, které Rhizobia využívají při 
eliminaci kontaminujících látek, patří včetně biologické fixace dusíku také produkce 
sideroforů schopných chelatace kovů. Stejně jako Actinobacteria jsou i zástupci rodu 
Rhizobium schopné vylučovat EPS. Tyto mechanismy následně usnadňují rostlinám 
kontaminující látky z půdy odebírat skrze kořenový systém (Kumar a kol . 2023). 

Jedním z mechanismů, které si některé druhy mikroorganismů osvojily, je také syntéza 
1-aminocyklopropan-l-karboxylát deaminázy (ACC-deamináza). Různé studie 
prokazují, že ACC-deaminázová aktivita mikroorganismů může přispívat k ochraně 
rostlin před toxickými látkami. Jeden ze zástupců mikroorganismů produkujících tento 
enzym je Kluyvera ascorbata, rhizobakterie, která údajně chrání rostliny řepky a rajčete 
před toxicitou NÍC12, a to tím, že zastaví stimulaci ethylenu, čímž zároveň podporuje 
jejich růst. Tato mikrobiální aktivita byla zaznamenána také u bakterií rodu Burkholderia. 

Další z bakterií mající potenciál k využití v bioremediačních metodách je rod 
Pseudomonas. Zástupce Pseudomonas putida v rostlině tabáku vykazovala účinnou 
absorpci niklu z půd kontaminovaných niklem, jež vedla k potenciálnímu růstu a vývoji 
rostlin (Onofre-Lemus a kol . 2009). 

V neposlední řadě je významná část mikroorganismů schopna kromě syntézy A C C -
deaminázy, EPS či sideroforů produkovat povrchově aktivní látky tzv. biosurfaktanty. 
Surfaktanty obecne jšou látky tvořené polární a nepolární částí. Díky tomuto charakteru 
dokáží snížit povrchové napětí na fázových rozhraních. Využívají se v jakémkoliv 
procesu čištění (mýdla, prací prostředky) nebo je lze využít v enviromentálních 
aplikacích na bázi sanačního promývání. Existuje mnoho synteticky vyráběných 
surfaktantů, které jsou však mnohdy perzistentní a toxické pro životní prostředí. 
Biosurfaktanty produkované mikroorganismy pro životní prostředí nepředstavují hrozbu 
a jejich technické vlastnosti jsou srovnatelné s většinou surfaktantů synteticky 
vyráběných. Principem je snížení povrchového napětí a tím snadnější překonání této 
bariéry. Účelem je porušení nepolární fáze a její převedení do rozpustné podoby ve formě 
tzv. micely. M c e l a vzniká v momentě, kdy je určitý počet povrchově aktivních molekul 
seskupeno do konzistentního útvaru s nepolárním jádrem. Nepolární jádro může pojmout 
částici hydrofobní látky, tedy i polutantu. Mez i biosurfaktanty se řadí široké spektrum 
látek převážně lipidové povahy. Konkrétními zástupci a jejich producenty jsou 
rhamnolipidy (Pseudomonas aeruginosa, Pseudomonas sp.), trehalolipidy 
(Mycobacterium sp. Arthrobacter paraffineus, Corynebacterium sp.), sophorolipidy 
(Candida apicola, Candida bombicola), polyollipidy (Rhodotorula glutinus, Rhodotorula 
graminus) či glykolipidy (Alcanivorax borkumensis, Arthrobacter sp) (Mulligan 2005; 
Šír a kol. 2015). 
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5.1.3 Mykoremediace 

Mykoremediace je odvětví bioremediace, kdy jsou k extrakci potenciálně toxických 
stopových prvků (PTE) z prostředí využívány makroplísně (houby). Houby produkují 
řadu extracelulárních enzymů, které štěpí organické látky, zejména poly cyklické 
aromatické uhlovodíky (PAH), polychlorované bifenyly (PCB), pesticidy, barviva, ropné 
uhlovodíky a další jednodušší sloučeniny. 

Schopnost hub extrahovat rizikové prvky z prostředí závisí na zejména pH, typu 
substrátu, stáří mycelia či typu enzymu. Pro vyjádření schopnosti extrakce P T E se 
využívá bioakumulačního faktoru (BAF) . Tento faktor lze vyjádřit jako poměr prvku 
v plodnici houby k jeho koncentraci v půdě. Vyšší hodnoty B A F C d (4,34), Pb (2,75), Cu 
(9) a Hg (95) byly hlášeny např. u zástupců Amanita muscaria, Hypholoma fasciculare, 
Russula foetens, and Boletus pinophilus. Bioakumulační faktor je směrodatný 
v rozhodování, zda jsou konkrétní druhy hub k bioremediaci vhodné či nikoli . Aby mohl 
být určitý druh houby považován za hyperakumulující, měla by koncentrace těžkého kovu 
být zhruba lOOkrát vyšší než u neakumulujících druhů hub. 

Těžké kovy jako je kadmium (Cd), olovo (Pb), rtuť (Hg), chrom (Cr), měď (Cu), zinek 
(Zn) a železo (Fe) byly účinně extrahovány také pomocí zástupců Phellinus badius, 
Amanita spissa, Lactarius piperatus, Suillus grevillei, Agaricus bisporous, Tricholoma 
terreum a Fomes fomentarius (Amjad a kol . 2017). 

Proces mykoremediace závisí především na myceliu. Mycel ium vylučuje extracelulární 
enzymy a kyseliny, které rozkládají lignin a celulózu. Mez i významné extracelulární 
enzymy patří skupina hydrolytických enzymů, které štěpí chemické vazby polymerních 
sloučenin pomocí molekul vody. Vznikají tak menší molekuly, které mohou být 
my celiem absorbovány. Látky, které nejsou houbou využity, mohou být zabudovány do 
plodnic. Tímto způsobem jsou zabudovávány biologicky dostupné formy rtuti, a to 
zejména u zástupců Panellus stipticus, Psilocybe cubensis, Schizophyllum commune či 
Stropharia rugosoannulata. Nej vyšší bioakumulační faktor vykazuj e Psilocybe cubensis. 
Při koncentraci 1,25 mg/l H g v půdě dosahuje hodnota B A F 3. Pro srovnání se hodnota 
B A F u Stropharia rugosoannulata pohybuje kolem 1,96 (Gabriel a kol , 2016). 

Zástupci Hebeloma crustuliniforme nebo Beuveria caledonica jsou schopné exkrece 
citrátu a oxalátu. Citrát a oxalát představují velmi silné komplexotvorné ligandy. 
V přítomnosti oxalátu dochází k mobilizaci pouze takových kovů, se kterými je schopný 
vytvářet rozpustné sloučeniny. V přítomnosti pyromorfitů (Pbs(P04)3) byla B. caledonica 
schopna vyprodukovat až 0,8 mmol/dm 3 oxalátu, čímž se výrazně zvýšila mobilita olova. 

Kromě oxalátu či citrátu jsou hyfy řady dalších hub schopné produkovat i j iné exudáty. 
Např. siderofory, aminokyseliny či fenolické látky. 

B y l y popsány biologické aktivity hub vedoucích k imobilizaci iontů těžkých kovů 
prostřednictvím jejich akumulace ve svých pletivech či biosorpce kovových iontů na 
biopolymery buněčných stěn h y f 

Je známo, že p H půdy reguluje ionizaci na p H závislých iontových výměnných míst na 
organické hmotě a j í lových minerálech s oxidy kovů. Tím p H ovlivňuje dostupnost kovů. 
S klesajícím p H roste ionizace. Přítomnost anorganických sloučenin jako jsou jíly, oxidy 
železa a manganu, síran vápenatý či uhličitan vápenatý v růstových substrátech pečárky 
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dvouvýtrusé (Agaricus bisporus) může vyvolat adsorpci a precipitaci kovů. Zároveň byl 
v houbovém substrátu zaznamenán vysoký obsah karboxylových kyselin, které mohou 
zvýšit kapacitu iontové výměny a podpořit tvorbu kovových komplexů. Tento 
mechanismus se osvědčil zejména při snaze o zvýšení biologické dostupnosti olova. 

Mez i vhodné zástupce patří také hlíva ústřičná (Pleurotus ostreatus). Poukazuje na to 
také fakt, že její bioakumulační faktor je vyšší než 1. Hlíva ústřičná prokazuje 
významnou schopnost zvýšit biologickou dostupnost Pb již v raném stádiu její aplikace. 
Avšak při vysokých koncentracích jsou těžké kovy pro ligninolytické houby toxické, 
čímž je negativně ovlivněn jejich růst a produkce extracelulárních enzymů. Nicméně 
záleží na konkrétním kovu, druhu houby a podmínkách prostředí (Mandal & Das 2018). 

Vzhledem ke strukturální podobnosti mezi ligninem a některými organickými 
kontaminanty se běžně ligninolytické houby, a také A. bisporus, používají i při 
odstraňování perzistentních organických polutantů, jako jsou polycyklické aromatické 
uhlovodíky, fenolové sloučeniny či organochlořové pesticidy. Také kvůli vylučování 
velkého množství extracelulárních enzymů vykazují P. ostreatus a A. bisporus velký 
potenciál při remediaci kontaminovaných půd (Hildago a kol . 2023). 

U multicelulárních hub se vyskytují intracelulární Ugandy schopné inaktivovat toxické 
ionty kovů. Jedná především o metalothioneiny a glutathion (GSH). Volný kov nebo 
vázaný na G H S může být následně transportován do buněčných vakuol, kde je 
sekvestrován. G H S zároveň přispívá k eliminaci volných kyslíkových radikálů vznikající 
působením těžkých kovů. 

U řady hub je imobilizace těžkých kovů založena na tvorbě nerozpustných oxalátů za 
vzniku sekundárních minerálů. Mnohé druhy hub jsou schopné imobilizovat těžké kovy 
díky redoxním reakcím. Jsou schopny např. redukovat H g I I + na méně toxickou těkavou 
Hg° nebo C r V I + n a méně rozpustný C r I I I + ( O s o b o v á a kol. 2010). 
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Tabulka č. 8 - Obsah potenciálně toxických stopových prvků (PTE) v různých druzích 
hub, které mohou pomoci při mobilizaci/komplexaci a sanaci P T E v půdním systému 
(Amjadako l . 2017) 

P T E Druhy hub 
Obijli P T E v nÚ2rWch driuiŕh húb {mg/kg 

P T E Druhy hub 
<0,5 0.5-1 1-2 2-5 5-10 10-2JQ 20-50 > 50 

Cd 

. 1 LTiJ<<ítl- : H ' V Í Í M > + + + t 

Cd 

. tgůrkux btx;H?r<nií + + t 

Cd 
. \gnnei<x Ltiiii;Kxlnx + t t t 

Cd 
+ t +• t 

Cd 

. i'u.v.'.'.'ľií inmfiirui + t +• t 

Cd 

Phettuntx .-Mii^nirseus + (S0) 

Pb 

. {••arieax btx!H?r<mi + + + 

Pb 

. bllilllllíl ŕi| |i.V:|i 'J:l + t t • l l í i X , 

Pb 
. tnmnilíi xfiiXxo + + + +• + + (370) 

Pb Birlesai sdílím t + t + + (300) Pb 

J.ľ/»Ma mula t t +• t • i l - H j 

Pb 

Leccintu xeuhrtim t + t t • I I M I 

Pb 

Lyti>peni<m perlahim i- 4 +• + (223) 

Hs 

Suillax graviltei + + (52) 

Hs 

Phehmix fimtiax + Í6I) 

Hs 
Maerútépiúlú procení t + t + 

Hs Půneitufí niplkus t Hs 
PíHäíybe cnbenxix t 

Hs 

Ltiíltimtx piperaltts +(1091 

Hs 

Scfi ízoph y Ham fwmuiŕ 
SůrCO.tpaeera traxxů t 

C ř 
Ruxxiiía dehtů + t 

C ř Baletit bniims + C ř 

StiílittS grůvíltei + • i l ! H i 

C D 

Agurkux úrvenxix 

C D 

BtrleSai Ěíliiíix t + 

C D 

('unlhartjfu.* Cihůriux + (53) 

C D 
lintvfwmi íinutiUím • i M . v . 

C D 
FOMÉS finnĚnlarntx + (54) 

C D 

Päxiilus rubkůmfitfux + (5t) 

C D 

Pfiettuntx buíinix +(60) 

C D 

Baxxahi děhúů + • 

Zn 

Agurkux ůnVnxix + (S5^t 

Zn 

Amaniiů ntuzeúriů + (S6 , í ) 

Zn 

Bolttia ťí/ir/d.t + (158) 

Zn 

BÍ.IIÍ-IU.Í ptihreruleittus + (79, 

Zn 
LĚuCOugiirkux nwnfihíirunr + (%,4) 

Zn 
MaCrůiefliúlů prOCétů + (81) 

Zn 

Suclriu fim/banmi t + (105) 

Zn 

Píis\ettux xfipltcus • l l . ' M 

Zn 

Smliai iureu.t + (150) 

Zn 

Trichiritíniú serreiiitl t + (179) 
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5.4 Kombinace fytoremediace a mykoremediace 

V e snaze najít co nej efektivnější a šetrné technologie odstraňování rizikových prvků z 
životního prostředí, se čím dál tím více dostává do povědomí využití právě rostlin a hub. 
Nejedna studie prokázala, že kombinace vhodných druhů rostlin a hub vedla k výraznému 
snížení koncentrace těžkých kovů v půdním prostředí než při aplikaci těchto složek 
zvlášť. Druhy rostlin a hub jsou voleny kromě klimatických podmínek také na základě 
půdních vlastností jako je p H či kationtová výměnná kapacita (Hildago 2023). 

Pro podporu fytoremediace se využívají také arbuskulární mykorhizní houby ( A M F ) . 
Tyto houby zprostředkovávají interakce mezi rostlinami a kovy. Konkrétně mohou zvýšit 
fytoextrakci a fytostabilizaci kovů. A M F inhibují zejména olovo, arsen a chrom 
(Stevenson & Y i n g 2022). 

N a arbuskulární mykorhize se podílejí mikroskopické houby - např. Glomeromycota. 
Tento typ mykorhizy je nej častější a lze se s ním setkat u většiny druhů cévnatých rostlin. 
Mycel ia těchto hub měří v průměru 3 až 4 pm a rostou nejen okolo kořenů rostlin, ale 
také prorůstají buňkami svrchní vrstvy až do buněk primární kůry kořene. Houba 
následně roste pod buněčnou stěnou, kde tvoří tzv. arbuskule. Arbuskule jsou obaleny 
cytoplazmatickou membránou hostitelské rostliny, což zajišťuje intenzivní výměnu látek. 
Látky, které jsou v půdě pro rostliny těžko dostupné mohou být zpřístupněny právě 
pomocí tenkých mycelií hub, které jsou schopné tyto látky transportovat i z nej menších 
půdních pórů. Jako příklad lze uvést fosfor, který je přijímán rostlinami ve formě 
fosfátových iontů. Fosfátové ionty jsou silně vázány na povrchu půdních částic, čímž se 
stávají pro rostliny nedostupné. Mycel ia hub jsou schopna významné množství těchto 
iontů uvolnit do úzkého prostoru mezi arbuskulí a plazmatickou membránou rostlinné 
buňky, a tím rostlině umožnit jejich příjem. Dá se předpokládat, že tento mechanismus je 
využitelný i v případě zvýšení dostupnosti těžkých kovů. Arbuskulární mykorhizu tvoří i 
většina zemědělských plodin, např. pšenice, kukuřice, slunečnice nebo rýže (Matušková 
2021). 

Většina hub vylučuje extracelulární enzymy, které podporují solubilizaci. Solubilizací 
dochází k mobilizaci těžkých kovů, které se tak stávají dostupné pro rostliny. V e srovnání 
s rostlinami jsou houby schopné ve svých plodnicích akumulovat vyšší koncentrace Cd, 
Pb, Hg, Cu, Cr, M n , Zn , Se, Fe a N i . Kombinace fytoremediace a mykoremediace může 
být tedy velmi efektivní technologií při dekontaminaci půd (Amjad a kol . 2017). 

-28 -



6. Metodika 

6.1 Popis experimentu 

Vegetační nádobový experiment ke zkoumání Fytomykoremediace půdy 
kontaminované rizikovými prvky po aplikaci kalů z čistíren odpadních od založen v roce 
2023 společně s pokusem na degradace perzistentních organických a emergentních 
kontaminantů pomocí ligninolytických hub v rámci projektu N U T R I S K 
(CZ.02.1.01/0.0/0.0/16 019/0000845) z Operačního programu Výzkum, vývoj a 
vzdělávání E U . 

6.1.1 Charakteristika experimentální půdy 

Půda byla odebrána ze zemědělsky využívaného pole nacházejícího se nedaleko města 
Žamberk v České republice (50° 8' 38.102 N , 16° 30' 51.351 E) . Odebraná půda pro 
následné vegetační pokusy byla připravena smícháním různých dílčích vzorků 
odebraných z různých částí pole v hloubce 0-20 cm. Tato půda byla vybraná z toho 
důvodu, že na ní byly v minulosti úspěšně testovány fytoremediační pokusy zejména 
organických polutantů. Nesterilizovaná půda byla následně důkladně homogenizovaná a 
ponechána vysušení na vzduchu. Následně byla převedena přes 5 mm nerezové síto 
k odstranění kamenů a j iných nežádoucích složek. 

Textura experimentální půdy byla hlinitopísčitá (pH (CaCk) 5,2). Půda byla následně 
charakterizována základními fyzikálně-chemickými parametry použitím metod, které 
jsou uvedeny v publikaci Merc l a kol . (2021). Půda byla následně analyzována ke zjištění 
pozaďové hodnoty jednotlivých rizikových prvků. 

Obr. č. 4 - Experimentální půda pro nádobové vegetační pokusy po usušení a 
homogenizaci 
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Tabulka č. 9 - Základní charakteristika experimentální půdy a obsah vybraných 

rizikových prvků 

Sušina pH EC Cox K V K pH 
Půdní typ Půdní druh 

% - jiS/cm % mmol/kg 
Půdní typ 

99,1 (±0,3) 5,2 (±0,0) 96 (±0,5) 1,8 (±0,01) 75 (±0,0) kambizem písčitohlinitá 

Ca K Mg Na P S 

mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg 

3252,9 (±265) 5240,1 (±365) 3500,7 (±198) 311,5 (±16) 906,7 (±64) 248,1 (±15) 

As 

mg/kg 

Cd 

mg/kg 

Cr 

mg/kg 

Cu 

mg/kg 

Ni 

mg/kg 

Pb 

mg/kg 

Zn 

mg/kg 

24,1 (±1,4) 0,30 (±0,04) 40,7 (±1,5) 11,0 (±2,3) 13,1 (±1,6) 31,9 (±1,7) 66,0 (±4,8) 

*Hodnoty jsou uvedeny jako průměr ze dvou měření, uvedená je zde i směrodatná 

odchylka 

6.1.2 Charakteristika experimentálního čistírenského kalu 

Jako experimentální anaerobně stabilizovaný čistírenský kal byl použit, který byl 
odebrán z C O V na území C R v rámci řešeného projektu Bezpečné využití kalů z C O V na 
zemědělské půdě pomocí technologie torefakce (QK1710379) poskytovaného 
Ministerstvem zemědělství ČR. Tento projekt byl mimo jiné zaměřen na monitorování 
složení čistírenských kalů. Popis odběru čistírenských kalů byl popsán v publikaci Košnář 
a kol . (2023). 

K a l byl odebrán těsně před založením vegetačního pokusu. Stručně lze uvést, že 
anaerobně stabilizovaný kal (cca 10 kg čerstvé hmotnosti) byl získán po anaerobní digesci 
ČOV důkladným promícháním náhodně odebraných dílčích vzorků po jeho zahuštění a 
odvodnění (n=10) a následným transportem do laboratoře (při teplotě 4 °C). K a l byl 
v laboratoři důkladně promíchán a z homogenizovaného kalu byly provedeny čtyři 
replikace pro další charakterizaci kalu a ke zjištění obsahu rizikových prvků (viz. kapitola 
výsledky). 

Pro zachování požadované anonymity provozovatelů ČOV nelze zmínit konkrétní 
lokalitu ČOV, ze které byl kal odebrán. Nicméně Č O V lze charakterizovat následovně: 
kapacita čistírny byla více než 100 000 ekvivalentních obyvatel, zatížení 55 %, stabilizace 
anaerobní, mezofilní teploty stabilizace (35-40 °C), doba zdržení kalu ve vyhnívacím 
segmentu byla téměř 32 dní, biologická spotřeba kyslíku 99 % a chemická spotřeba 
kyslíku 93 %. 
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Obr. č. 5 - Experimentální čerstvý čistírenský kal 

Tabulka č. 10 - Základní charakteristika experimentálního kalu a obsah rizikových prvků 

Sušina pH EC N C H S O T O M Popeloviny 

% - mS/cm % % % % % % % 

37 
(±0,0) 

6,4 (±0,0) 3049,3 
(±28,3) 

2,4 
(±0,1) 

29,2 
(±0,3) 

4,6 
(±0,4) 

1,49 
(±0,02) 

15,6 
(±0,06) 

53,3 
(±0,08) 

46,7 
(±0,08) 

As 

mg/kg 

Cd 

mg/kg 

Cr 

mg/kg 

Cu 

mg/kg 

Ni 

mg/kg 

Pb 

mg/kg 

Zn 

mg/kg 

9,86 
(±0,03) 5,47 (±0,02) 198,4 (±1,7) 547,5 (±4,3) 143,5 (±2,6) 101,1 (±2,5) 2763,4 

(±1,8) 

*Hodnoty jsou uvedeny jako průměr ze dvou měření, uvedena je zde i směrodatná 
odchylka 

6.1.3 Charakteristika experimentální rostliny a lignocelulózního substrátu 

Experimentální rostlinou byla v této studii kukuřice setá (Zea mays L . var. Colisee), 
zakoupená od firmy K W S O S I V A s.r.o., jel ikož na základě předchozích pokusů bylo 
s kukuřicí dosaženo dobrých výsledků na fytomykoremediace polycyklických 
aromatických uhlovodíků (Chane a kol. 2024) a syntetických parfémových látek (Chane 
a kol . 2023). Navíc při pěstování kukuřice je půda běžně hnojena organickými materiály, 
kterými jsou čistírenské kaly. 

Jako nosič ligninolytické houby, v tomto případě hlíva ústřičná (Pleurotus ostreatus 
Jacq. P. Kumm), byla použita obilná sláma. Houba byla získána a napěstována na katedře 
Zahradnictví C Z U v Praze. 

Charakteristika připraveného houbového substrátu a popis pěstování byl podrobně 
uveden v předešlých publikovaných pracích (Chane a kol . 2023; Chane a kol . 2024). 
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Velmi stručně, P. ostreatus byla předkultivována při teplotě 24 °C na čtyřech agarových 
miskách 
se sladovým extraktem a glukózou. Předkultivování probíhalo po dobu 2 týdnů, aby bylo 
získáno čerstvé inokulum obsahující mycelium P. ostreatus. 

Jako „očkovací směs" bylo použito pšeničné zrno. Zrno bylo aplikováno v 
jednolitrových nádobách a sterilizováno v autoklávu při teplotě 121 °C po dobu 2 hodin. 
Po sterilizaci bylo zrno naočkováno kousky agarového mycelia obsahující P. ostreatus a 
kultivováno při teplotě 24 °C po dobu 2 týdnů. 

Následně byl ligninocelulózní substrát (nasekaná obilná sláma) umístěna do 5L nádoby 
pokryté hliníkovou fólií a sterilizováno v autoklávu (teplota 121 °C; 2 hodiny) 

Po inokulaci slámy zrnem osahujícím P. ostreatus byla kultura pěstována po dobu 4 
týdnů při teplotě 24 °C, dokud nebyl celý substrát zcela kolonizován (prorostlý) 
myceliem. 

Obr. č. 6 - Substrát prorostlý myceliem P. ostreatus k aplikaci do půdy 

6.1.4 Založení experimentu 

Bioremediační experiment na odstranění rizikových prvků z půdy pomocí rostlin 
kukuřice a ligninolytických substrátů po aplikaci čistírenského kalu byl proveden 
v následujících variantách, každé ve čtyřech opakováních: 
A ) Půda obohacená o čistírenský kal (kontrolní varianta) 
B) Půda obohacená o čistírenský kal s přídavky substrátu obsahující P. ostreatus 
představující mykoremediace rizikových prvků z půdy obohacené čistírenským kalem 
C) Půda obohacená o čistírenský kal s přídavky substrátu obsahující P. ostreatus spojená 
s pěstováním kukuřice představující kombinaci fytoremediace a mykoremediace 
rizikových prvků z půdy obohacené o čistírenský kal 
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Pro každé ošetření půdy (variantu pokusu) byly 4 kg volně vysušené a homogenizované 
půdy smíchány s 1 kg čerstvého kalu (při sušině 25 %). Mykoremediační ošetření mělo 
ještě navíc přídavek 0,2 kg čerstvého substrátu (při sušině 35 %) obsahující příslušnou 
houbou bílé hniloby. Popsané směsi byly umístěny v 6L plastových nádobách se třemi 
otvory na dně. Plastová nádoba bez otvorů umístěná pod perforovanou nádobou se 
substrátem sloužila k zachycení případného výluhu, který byl v případě potřeby navracen 
zpět na povrch půdy. Nádoby s připravenými variantami půdních směsí byly osety 8 
semeny kukuřice a 2 týdny po vyklíčení byly vybrány čtyři sazenice podobné velikosti, 
které byly ponechány po zbytek experimentu. 

Nasycení půdy vodou bylo 60 % a kontrolované pravidelně gravimetricky po celou dobu 
experimentu. Varianty pokusu byly v případě potřeby odplevelovány a zalévány 
demineralizovanou vodou, ve které byly rizikové prvky pod mezí detekce. 

Všechny nádoby byly náhodně umístěny ve venkovní zastřešené hale chránící proti 
dešti. 

Vzorky půdy z variant pokusu vznikly důkladnou homogenizací 3 dílčích vzorků 
z celého půdního profilu v rámci dané nádoby, a to na začátku experimentu (čas = 0 dnů) 
a na konci experimentu (čas =120 dní). Vzorky půdy pro analýzu rizikových prvků byly 
před samotnou analýzou usušeny, homogenizovaný, namlety tloučkem a uloženy 
v mrazáku ve skleněných nádobách s uzávěrem před následnými analýzami. 

Rostliny byly sklizeny po 120 dnech experimentu a rozděleny celkovou nadzemní 
biomasu a kořeny. Kořeny a nadzemní biomasa umyté demineralizovanou vodou byly 
nakrájeny na menší kousky, usušeny, namlety pomocí laboratorního mlýnku a skladovány 
v mrazáku ve skleněných nádobách s uzávěrem před následnými analýzami. 

Obr. č. 7 - Vegetační nádobový experiment s kukuřicí pěstované na půdě s přídavky 
čistírenského kalu a substrátu obsahující P. ostreatus v době sklizně 
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6.2 Extrakce - rozklad a stanovení rizikových prvků 

Celkové obsahy sledovaných rizikových prvků (As, Cd, Cr, Cu , N i , Pb a Zn) byly 
stanoveny pomocí optické emisní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem po 
mikrovlnné digesci lučavkou královskou zavedenou (rutinní) metodou K A V R C Z U 
v Praze. Stanovení rtuti nebylo předmětem této práce. Nicméně, v budoucnu se plánují 
proměřit všechny varianty pokusu v případě, že obsah rtuti bude relevantní (nad mezí 
detekce). 

Vzorky byly přesně naváženy v rozmezí 2-3 mg. Do teflonových kádinek se vzorky bylo 
přidáno 10 ml lučavky královské. Lučavka královská byla připravena smícháním 25 ml 
kyseliny dusičné (HNO3) a 75 ml kyseliny chlorovodíkové (HC1), tj. v poměru 1:3. 
Z teflonových kádinek byly vzorky převedeny do teflonových vysokotlakých nádob 
mikrovlnného digesčního systému. Kádinky byly důkladně vypláchnuty 
demineralizovanou vodou. Vysokotlaké nádoby byly uzavřeny a utaženy pomocí 
momentového klíče a byl spuštěn přednastavený program rozkladu. 

Následně byly nádoby z mikrovlnné digesce vyňaty a ochlazeny na laboratorní teplotu. 
Po ochlazení byly vzorky převedeny pomocí demineralizované vody do teflonových 
kádinek a přemístěny do vypařovacího zařízení, aby se lučavka královská částečně 
vypařila a bylo možné její zředění kvůli riziku poškození následně použitého měřícího 
zařízení. Po vypaření byly vzorky převedeny do 25ml zkumavek a doplněny 
demineralizovanou vodou po rysku. Zkumavky s převedenými vzorky byly uzavřeny 
transparentní fólií. 

Převedené vzorky byly umístěny do optického emisního spektrometru s indukčně 
vázaným plazmatem v laboratořích K A V R C Z U v Praze, kde byly zjišťovány 
koncentrace jednotlivých rizikových prvků. 

Podobným způsobem byly zjišťovány i koncentrace rizikových prvků v biomase rostlin 
kukuřice seté. Rozdílný byl způsob rozkladu organické hmoty, při kterém byly oproti 
půdě použity nízkotlaké nádoby. Mikrovlnný rozklad vzorků biomasy byl proveden 
v kyvetách, do kterých bylo naváženo 0,5 g rostlinného vzorku. Poté byly vzorky zality 
8 ml HNO3 (65% v/v) a 2 ml H2O2 (30% v/v). 

Obr. č. 8 - Optický emisní spektrometr s indukčně vázanou plazmou (ICP-OES) 
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6.3 Statistické vyhodnocení dat 

Uvedené výsledky představují průměry ze čtyř nezávislých měření. Průměry jsou 
uvedeny se směrodatnými odchylkami. Pro statistické vyhodnocení dat byla data 
analyzována za účelem ověření normálního rozdělení dat (Shapiro-Wilk test), 
homogenita byla ověřena také (Levene test). Při nerovnoměrné distribuci dat byla data 
transformována logaritmováním. Po ověření podmínek pro jednofaktorou analýzu 
rozptylu byly jednotlivé varianty porovnávány na P <0.05. Rozdíly mezi více než 
dvěma variantami byly zjištěny Tukyého testem. Rozdíly mezi dvěma variantami byly 
ověřeny párovým t-Testem na P <0.05. 
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Výsledky 
V následujících tabulkách jsou uvedeny hodnoty jako průměr ze čtyř nezávislých 

měření, uvedená je zde i směrodatná odchylka. 

Obsah arsenu " T O » T I 2 0 

P . O . 

Graf č . l - Obsah arsenu v půdě jednotlivých variant pokusu 
Vysvětlivky: p. (půda), p.+k. (půda+kal), p.+k.+P.o. (půda+kal+P.ostreatus), 

p.+ku. (půda+kukuřice), p.+ku.+k., (půda+kukuřice+kal), p.+ku.+k.+P.o. (půda+kukuřice 
+kal-kP.ostreatus). Rozdílná malá písmena značí statisticky významný rozdíl mezi TO a 
T120 určený párovým t-Testem (P <0.05). 
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60,0 Obsah chrómu v půdě TO T120 

a 

p.+ k. p.+ k.+ P.o. p.+ ku. p.+ ku.+ k. p.+ ku.+ k.+ P.o. 

Graf č.2 - Obsah chrómu v půdě jednotlivých variant pokusu 
Vysvětlivky: p. (půda), p.+k. (půda+kal), p.+k.+P.o. (půda+kal+P.ostreatus), 

p.+ku. (půda+kukuřice), p.+ku.+k., (půda+kukuřice+kal), p.+ku.+k.+P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena značí statisticky významný 
rozdíl mezi TO a T120 určený párovým t-Testem (P <0.05). 

0,70 n 

0,60 

0,50 -\ 

. 0,40 
>t/5 

bů 0,30 -
"m 
S 0,20 -

0,10 -

0,00 

Obsah kadmia v půdě IT0 T120 

p.+ k. p.+ k.+ P.o. p.+ ku. p.+ ku.+ k. p.-h ku.-i- k.+ P.o. 

Graf č.3 - Obsah kadmia v půdě jednotlivých variant pokusu 
Vysvětlivky: p. (půda), p.+k. (půda+kal), p.+k.+P.o. (půda+kal+P.ostreatus), 

p.+ku. (půda+kukuřice), p.+ku.+k., (půda+kukuřice+kal), p.+ku.+k.+P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena značí statisticky významný 
rozdíl mezi TO a T120 určený párovým t-Testem (P <0.05). 
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>t/5 

s> 2 0 , 0 

a Obsah mědi v půdě 

b 

TO BT120 

a 

p.+ k.+ P.o. p.+ ku.+ k. p.+ ku.+ k.+ 
P.o. 

Graf č.4 - Obsah mědi v půdě jednotlivých variant pokusu 
Vysvětlivky: p. (půda), p.+k. (půda+kal), p.+k.+P.o. (půda+kal+P.ostreatus), 

p.+ku. (půda+kukuřice), p.+ku.+k., (půda+kukuřice+kal), p.+ku.+k.+P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena značí statisticky významný 
rozdíl mezi TO a T120 určený párovým t-Testem (P <0.05). 

25,0 
Obsah niklu v půdě ITO IT120 

p. p.+ k. p.+ k.+ P.o. p.+ ku. p.+ ku.+ k. p.+ ku.+ k.+ P.o. 

Graf č.5 - Obsah niklu v půdě jednotlivých variant pokusu 
Vysvětlivky: p. (půda), p.+k. (půda+kal), p.+k.+P.o. (půda+kal+P.ostreatus), 

p.+ku. (půda+kukuřice), p.+ku.+k., (půda+kukuřice+kal), p.+ku.+k.+P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena značí statisticky významný 
rozdíl mezi TO a T120 určený párovým t-Testem (P <0.05). 
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Obsah olova půdě - T O "Ti20 

p. p.+ k. p.+ k.+ P.o. p.+ ku. p.+ ku.+ k. p.+ ku.+ k.+ P.o. 

Graf č.6 - Obsah olova v půdě jednotlivých variant pokusu 
Vysvětlivky: p. (půda), p.+k. (půda+kal), p.+k.+P.o. (půda+kal+P.ostreatus), 

p.+ku. (půda+kukuřice), p.+ku.+k., (půda+kukuřice+kal), p.+ku.+k.+P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena značí statisticky významný 
rozdíl mezi TO a T120 určený párovým t-Testem (P <0.05). 

Obsah zinku v půdě • TO • T120 
250 n 

p. p.+ k. p.+ k.+ P.o. p.+ ku. p.+ ku.+ k. p.+ ku.-i- k.+ 
P.o. 

Graf č.7 - Obsah zinku v půdě jednotlivých variant pokusu 
Vysvětlivky: p. (půda), p.+k. (půda+kal), p.+k.+P.o. (půda+kal+P.ostreatus), 

p.+ku. (půda+kukuřice), p.+ku.+k., (půda+kukuřice+kal), p.+ku.+k.+P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena značí statisticky významný 
rozdíl mezi TO a T120 určený párovým t-Testem (P <0.05). 

- 3 9 -



Tab. č. 11 - Výnosy biomasy ve vybraných variantách pokusu 

Nadzemní biomasa 
(g suš./nádoba) 

Kořeny 
(g suš./nádoba) 

Biomasa celkem 
(g suš.) 

p.+ ku. 34,0 (±l,84)c 7,1 (±l,44)b 41,1 (±3,05)c 

p.+ ku.+ k. 48,5 (±2,02)a 12,1 (±l,76)a 60,6 (±l,95)a 

p.+ ku.+ k.+ P.o. 42,9 (±0,92)b 11,3 (±l,27)a 54,2 (±l,52)b 

Vysvětlivky: p.+ ku. (půda+kukuřice), p.+ ku.+ k. (půda+kukuřice+kal), p.+ ku.+ k.+ P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena ve sloupci značí statisticky 
významné rozdíly mezi variantami pokusu určené dle statistického testu A N O V A při P 
<0.05 s následným Tukey-HSD testem. 

Tab. č.12 - Odběr rizikových prvků kořeny rostlin kukuřice 

Kořeny 
As 

jig/nádoba 

Cd 

jig/nádoba 

Cr 

jig/nádoba 

Cu 

ug/nádoba 

Ni 

jig/nádoba 

Pb 

jig/nádoba 

Zn 

jig/nádoba 

p.+ ku. 
25,0 

(±0,0)a 2,1 (±l,0)a 
141,7 

(±26,0)a 58,8 (±5,0)a 
75,7 

(±33,0)a 
27,2 

(±5,0)a 
144,6 

(±35,0)a 

p.+ ku.+ k. 0,0 (±0,0)b 3,4 (±l,0)a 89,1 
(±34,0)a 

352,0 
(±69,0)b 

43,1 
(±9,0)a 

16,9 
(±l,0)b 

703,6 
(±158,0)b 

p.+ ku.+ k.+ 
P.o. 

0,0 (±0,0)b 3,7 (±l,0)a 70,3 
(±25,0)b 

296,3 
(±55,0)b 

38,6 
(±10,0)a 

14,0 
(±19,0)ab 

630,1 
(±219,0)b 

Vysvětlivky: p.+ ku. (půda+kukuřice), p.+ ku.+ k. (půda+kukuřice+kal), p.+ ku.+ k.+ P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena ve sloupci značí statisticky 
významné rozdíly mezi variantami pokusu určené dle statistického testu A N O V A při P 
<0.05 s následným Tukey-HSD testem. 
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Tab. č.13 - Odběr rizikových prvků nadzemní biomasou rostlin kukuřice 

Nadzemní 
biomasa 

As 

Mg/nádoba 

Cd 

Mg/nádoba 

Cr 

Mg/nádoba 

Cu 

Mg/nádoba 

Ni 

Mg/nádoba 

Pb 

Mg/nádoba 

Zn 

Mg/nádoba 

p.+ ku. 0,0 (±0,0)a 0.0 (±0,0)a 20,0 
(±4,0)a 

80,5 
(±7,0)a 

30,7 
(±10,0)a 0,0 (±0,0)a 630,7 

(±93,l)a 

p.+ ku.+ 
k. 

0,0 (±0,0)a 3,0 (±l,0)b 11,0 
(±14,0)a 

118,7 
(±17,0)b 

61,7 
(±8,0)b 0,0 (±0,0)a 2255,0 

(±353,0)b 

p.+ ku.+ 
k.+ P.o. 

0,0 (±0,0)a 5,0 (±l,0)c 8,0 (±9,0)a 84,0 
(±9,0)a 

34,3 
(±14,0)a 0,0 (±0,0)a 1637,0 

(±310,0)b 

Vysvětlivky: p.+ ku. (půda+kukuřice), p.+ ku.+ k. (půda+kukuřice+kal), p.+ ku.+ k.+ P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena ve sloupci značí statisticky 
významné rozdíly mezi variantami pokusu určené dle statistického testu A N O V A při P 
<0.05 s následným Tukey-HSD testem. 

Tab. č.14 - Odběr rizikových prvků celkovou biomasou rostlin kukuřice 

Biomasa 
As Cd Cr Cu Ni Pb Zn 

celkem jig/nádoba jig/nádoba jig/nádoba ug/nádoba jig/nádoba jig/nádoba jig/nádoba 

p.+ ku. 
142,4 

(±16,0)a 
12,1 

(±2,0)a 
853,5 

(±203,0)a 
440,9 

(±30,0)a 
491,7 

(±225,0)a 
159,6 

(±35,0)a 
1599,4 

(±218,0)a 

p.+ 
ku.+ k. 

0,0 (±0,0)b 
20,4 

(±3,0)b 
440,4 

(±134,0)b 
1842,6 

(±225,0)b 
286,0 

(±33,0)a 
82,4 

(±3,0)b 
6300,8 

(±1248,0)b 

p.+ 
ku.+ 
k.+ P.o. 

0,0 (±0,0)b 24,0 
(±3,0)b 

344,1 
(±90,0)b 

1523,9 
(±203,0)b 

227,0 
(±34,0)a 

61,7 
(±82,0)ab 

5044,9 
(±915,0)b 

Vysvětlivky: p.+ ku. (půda+kukuřice), p.+ ku.+ k. (půda+kukuřice+kal), p.+ ku.+ k.+ P.o. 
(půda+kukuřice+kal+P.ostreatus). Rozdílná malá písmena ve sloupci značí statisticky 
významné rozdíly mezi variantami pokusu určené dle statistického testu A N O V A při P 
<0.05 s následným Tukey-HSD testem. 
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Diskuse 
Upravený čistírenský kal obsahoval v určitých případech vysoké koncentrace 

rizikových prvků překračující mezní hodnoty stanovené vyhláškou č. 437/2016 Sb. M Z P . 
Bylo tomu tak u mědi, překračující limitní hodnotu o 47,5 mg (9,5 %); niklu, přibližně 
43,5 mg (43,5 %) nad limitem a zinku, překračující mezní hodnotu o 263,4 mg (10,5 %). 
Pro kadmium je mezní hodnota v upravených čistírenských kalech 5 mg/kg sušiny, 
naměřená hodnota tedy limit překračuje také, avšak pouze o 0,47 mg. Arsen (mezní 
hodnota 30 mg/kg sušiny) a olovo (200 mg/kg sušiny) naměřené v experimentálním kalu 
jsou významně pod limitem. Chrom (mezní hodnota 200 mg/kg sušiny) byl se svými 
hodnotami těsně pod limitem (viz. tab. č. 10). 

Co se týče experimentální půdy, obsahy rizikových prvků splňovaly limitní hodnoty 
stanovené vyhláškou č. 153/2016 Sb. M Z P . Jedinou výjimkou byl arsen. Limitní hodnota 
arsenu v běžných půdách je 20 mg/kg sušiny. Tato hodnota byla překročena o 4,1 mg 
(20,5 %) (viz. tab. č.9). 

Výsledky měření obsahu rizikových prvků v půdě ukázaly rozdílné tendence 
jednotlivých variant pokusu. 

V případě arsenu se kombinace rostliny kukuřice seté a hlívy ústřičné neukázala jako 
nej efektivnější varianta pro detoxikaci půdy. Pokles u kombinace rostliny kukuřice seté 
a hlívy ústřičné byl srovnatelný s variantami použití rostlinné a fungální složky 
samostatně (viz. graf č . l ) . Avšak bylo patrné, že využití rostlin nebo hub vede 
k prokazatelnému snížení obsahu A s v půdě oproti variantám bez bioremediačního 
opatření. Zásadní roli při dostupnosti arsenu v půdě hraje pH. Vzhledem k faktu, že se 
zvyšujícím se p H roste také mobilita arsenu, dá se předpokládat, že vzroste také jeho 
příjem rostlinami. Transport arsenu z kořenů do nadzemní biomasy u Zea mays L. v tomto 
případě nebyl zaznamenán (viz. tab. č. 14), avšak studie, kterou publikoval Ning L i a kol. 
(2023), ukázala pravý potenciál této zemědělské plodiny. V této studii dosahovaly 
hodnoty arsenu v nadzemní biomase Zea mays L. 59,25 (±2,37), při režimu kapkové 
závlahy. Pro zjištění, co vedlo k poklesu arsenu v našem pokusu by bylo zapotřebí dalšího 
ověření například analýzou půdního roztoku, zda nedošlo u těchto variant k jeho 
vyplavení, když nebyl přijat rostlinou. Dále by bylo vhodné znovu provést rozklad 
příslušných vzorků biomasy a ujistit se, zda opravdu obsahovaly arsen pod mezí detekce, 
jako tomu bylo i v našem měření. Další možnou hypotézou je, že arsen mohl být 
rostlinami přijat, ale tím, že rostliny těchto variant dosahovaly vyšších výnosů, mohl být 
obsah arsenu naředěn. 

Stejně jako u arsenu se varianta použití rostliny kukuřice seté zároveň s hlivou ústřičnou, 
v případě chrómu, neukázalo jako výrazně lepší než použití těchto dvou složek 
samostatně (viz. graf č.2). By lo dosaženo podobných trendů jako v případě obsahu 
arsenu. I přes to, že se chrom řadí mezi imobilní prvky, byl jeho pokles v půdě oproti 
arsenu výraznější, dá se tedy předpokládat jeho lepší dostupnost pro rostlinu i houbu. O 
tom svědčí také fakt, že kromě varianty samostatné půdy a půdy s aplikovaným kalem 
byly v ostatních variantách zaznamenány výrazné statistické rozdíly. Jeho odběr 
rostlinami se zvýšil jen u variant s aplikovaným kalem, ale nebyly zaznamenány 
významné rozdíly ve fytoremediaci a v kombinaci s houbou. 
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Výrazné rozdíly mezi prvním a posledním dnem experimentu také svědčí o vysoké 
mobilitě kadmia v půdě, jeho snadným příjmem a transportem rostlinou kukuřice seté i 
hlivou ústřičnou (viz. graf č.3). Dá se předpokládat, že podobných výsledků lze dosáhnout 
i u dalších rostlin a hub vhodných pro bioremediaci. V tomto případě dosahovaly varianty 
samostatně použité rostliny kukuřice seté (p.+ ku.+ k.) a hlívy ústřičné (p.+ k.+ P.o.) 
podobných výsledků jako při kombinaci těchto dvou složek. Potenciál P. ostreatus 
zaznamenává také studie publikovaná Ruqiang Dou a kol . (2024), kde hodnoty kadmia 
akumulované právě P. ostreatus dosahovaly až 5 mg/kg sušiny, a to jak v neutrálním, 
tak kyselém prostředí. Z výsledků bylo patrné, že u variant bez rostliny by docházelo 
k pravděpodobnému vyplavení kadmia. To by mohlo způsobit kontaminaci podzemní 
vody. Fytoremediace tedy může tato rizika potlačit, jak tomu naznačuje odběr kadmia 
rostlinami (vit. tab. č. 12-14). 

V případě mědi byl statisticky prokazatelný pouze nárůst koncentrace mědi v půdě, a to 
u varianty p.+ k.+ P.o. (viz. graf č.4). Tento nárůst může být způsoben zakoncentrováním 
mědi při kompresy organické složky v půdní směsi a zároveň její pevnou vazbou na 
organické látky nacházející se v půdě. K ověření této hypotézy by bylo potřeba opakovat 
měření, popřípadě ověřit možný pokles organické hmoty na konci experimentu například 
ztrátou žíháním. Potenciál při odstranění mědi z půdy ukázala Agaricus bisporus (J. E . 
Lange) (pečárka dvouvýtrusá) ve studii, kterou publikoval Amjad A l i a kol. (2017). V této 
studii hodnoty mědi naakumulované v A. bisporus dosahovaly hodnot až 107 mg/kg, což 
je téměř 1 Okřát více než u zde použité P. ostreatus. 

V případě obsahu niklu v půdě nebyl zaznamenám statisticky významný rozdíl na 
začátku a na konci experimentu. Nicméně, v případě varianty p.+ k.+ ku.+ P.o. byla 
zaznamenána výrazná tendence k poklesu obsahu niklu patrně vlivem přídavku fungální 
složky. Pokles nebyl tak výrazný, aby došlo ke statisticky významnému poklesu (viz. graf 
Č.5). 

Olovo nepatří mezi mobilní prvky, což se ukázalo i v experimentu, kdy jeho hodnoty v 
půdě klesly maximálně o necelé 3 mg/kg sušiny (viz. graf č.6). Nej větší rozdíl mezi 
hodnotami olova na počátku a konci experimentu byl zjištěn u varianty kombinující 
rostlinu kukuřice a hlívu ústřičnou. Nelze ale hovořit o poklesu obsahu v našem 
experimentu, jelikož obsahy v čase nebyly statisticky významně rozdílné. Použití 
rostlinné a fungální složky samostatně se však od jejich kombinace, vzhledem k nízké 
mobilitě prvku, lišilo téměř zanedbatelně. Dobrých výsledků bylo dosaženo s Brassica 
oleracea var. Italica (brokolice) ve studii, kterou provedl Sevinc Yesjlyurt (2023). V této 
studii byla rostlina schopna ve svých kořenech akumulovat olovo v hodnotách 3,6 (±0,2) 
mg/kg, zatímco v nadzemní biomase byly naměřeny hodnoty několikanásobně vyšší, a to 
48,3 (±6,9) mg/kg sušiny. Nižší odběr olova kořeny rostlin z půd s kalem než bez kalu 
(viz. tab. č. 12) patrně indikují jeho zvýšenou sorpci v půdních směsích. 

Co se týče zinku, prokázala se kombinace půda±kukuřice (p.+ ku.) jako jediná 
statisticky prokazatelná (viz. graf č.7). Avšak u varianty půda±kal±kukuřice±houba, bylo 
dosaženo nejlepšího výsledku a výrazného poklesu zinku. 

Výnos biomasy kukuřice v našem experimentu úzce souvisí s aplikací čistírenského 
kalu na půdu. Při aplikaci kalu na půdu statisticky významně vzrostly také výnosy 
biomasy, a to bez ohledu na výši kontaminace použitého kalu (viz. tab. č . l l ) . Lze tedy 

-43 -



čistírenské kaly považovat za účinné organické hnojivo. V případě varianty, kdy byla 
použita hlíva ústřičná, byl nárůst biomasy mírnější. Příčinou mohla být sorpce živin na 
organickém substrátu využívaném pro růst hub, a tedy menší dostupnost živin pro 
rostlinu. 

V této práci byly obsahy prvků v jednotlivých morfologických částech rostliny (ug/kg 
suš.) přepočítány na odběry rizikových prvků rostlinou (ug/nádoba) pro lepší přehlednost 
v l ivu jednotlivých složek (kal nebo houba) na jejich příjem rostlinou reálně vypěstovanou 
v nádobě. Varianta zahrnující kombinaci rostliny kukuřice a hlívy ústřičné 
(fyto/mykoremediace) se ukázala jako účinná pouze v případě odběru kadmia, kdy jeho 
množství přijaté nadzemní biomasou vzrostlo o 2 ug (60 %) po aplikaci houby (viz. tab. 
č. 13). V případě ostatních prvků se osvědčila jako efektivní varianta s použitím pouze 
rostliny kukuřice (viz. tab. č. 14), tedy samostatná fytoremediace. Většina rizikových 
prvků byla sice přijata kořeny v poměrně vysokém množství (viz. tab. č. 12), avšak dále 
do nadzemní biomasy v takovém rozsahu transponovány nebyly. Výjimkou byl zinek, 
jehož množství bylo v nadzemní biomase několikanásobně vyšší než v kořenech (viz. 
porovnání tab. č. 13). U arsenu a olova byly hodnoty v nadzemní biomase pod mezí 
detekce. 

Výsledky našeho vegetačního experimentu naznačily, že aplikace ligninolytických hub 
do půd kontaminovaných rizikovými prvky může mít tendenci pozitivně ovlivnit jejich 
pokles v půdě a následný možný odběr rostlinami, jako v případě kadmia. V dalším směru 
výzkumu by bylo dobré otestovat i další druhy ligninolytických hub. K lepším výsledkům 
by patrně vedlo zvýšení dávky mykoremediačních substrátů do půdy, avšak to by mělo 
za následek výrazný pokles výnosu biomasy pěstovaných rostlin. Do budoucna by bylo 
vhodné testovat pouze aplikace samostatných izolovaných exoenzymů či derivátů 
(výluhů) vznikajících při pěstování ligninolytických hub. 
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Závěr 
1) Cílem této práce v experimentální části bylo zhodnotit potenciál rostlin a 
ligninolytických hub při jejich využití v bioremediaci půd kontaminovaných rizikovými 
prvky po aplikaci čistírenského kalu. U několika vybraných prvků (např. Zn , Cr, As) bylo 
dosaženo poměrně vysokých odběrů z půdy, a to zejména při využití rostliny, tedy 
samotnou fytoremediací. 

2) Náš experiment ukázal, že přidáním kalu do půdy se zvyšuje obsah vybraných 
rizikových prvků v půdě. To naznačuje, že při relevantní a pravidelné aplikaci kalů do 
půdy může z dlouhodobého hlediska docházet ke kontaminaci. 

3) Kombinace rostlinné a fungální složky může mít v otázce bioremediace vysoký 
potenciál. Jak se ukázalo i v experimentu této práce, odběr rizikových prvků rostlinou byl 
významně podpořen přidáním houbového substrátu pouze v případě kadmia. Pro ostatní 
rizikové prvky podpora fytoremediace mykoremediací nebyla statisticky průkazná, avšak 
oproti kontrole významná. 

4) Co se týče čistírenských kalů, jakožto alternativy organických hnojiv, ukázalo se, že 
půda je po aplikaci kalu významně obohacena nejen o základní živiny (N, P, K , Ca, Mg) , 
ale bohužel také o rizikové prvky, které však mohou do určitých obsahů v půdě rostlině 
posloužit jako mikroprvky potřebné k jejich správnému vývoji (Cu, Zn). To se v našem 
experimentu projevilo tím, že v půdách obohacených o kaly došlo k prokazatelně 
vyššímu výnosu biomasy oproti kontrole. V případě kombinace fyto/mykoremediace 
došlo k mírnému poklesu výnosu, avšak ve srovnání s kontrolní variantou byl tento výnos 
stále statisticky průkazně vyšší. 

5) Schopnost rostlin a hub akumulovat rizikové prvky z půdy lze považovat za 
výhledově účinný způsob, jak dosáhnout dekontaminace prostředí ekologicky šetrnou 
cestou. Stejně jako kukuřice setá a hlíva ústřičná, které byly použity pro experiment v této 
práci, existuje dle dostupné literatury celá řada druhů rostlin a hub, jejichž potenciál 
k bioremediaci je mnohdy dokonce vyšší. Pro objasnění, v jakém rozsahu je toto 
bioremediační opatření efektivní, by byl zapotřebí výzkum více druhů rostlin a 
ligninolytických hub a uvedení výsledků do praxe. Pro možné využití v praxi by bylo 
vhodné do budoucna také ověřit schopnost ligninolytických hub přežít v půdě po dlouhou 
dobu v interakci s přirozeně se vyskytujícími mikroorganismy v okolní půdě. 

6) Náš vegetační experiment ukázal, že fyto/mykoremediační opatření by mohlo být 
slibné a perspektivní zejména pro rizikovými prvky kontaminované zemědělsky 
využívané půdy s nižším pH. 
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