Ceska zemédélska univerzita v Praze
Fakulta agrobiologie, potravinovych a prirodnich zdroji

Katedra agroenvironmentalni chemie a vyzivy rostlin

Fakulta agrobiologie,
potravinovych a pfirodnich zdroji

ZvySené obsahy rizikovych prvki v pudé jako dusledek
tézby cinabaritu

Diplomova prace

Bc. Anna Cieslarova

Ochrana a vyuzivani piirodnich zdroji

prof. Ing. Jirina Szakova, CSc.

© 2022 CZU v Praze



Cestné prohlaseni

Prohladuji, ze svou diplomovou préci "Zvysené obsahy rizikovych prvki v pudé jako
dusledek tézby cinabaritu™ jsem vypracovala samostatné pod vedenim vedouciho diplomové
prace a s pouzitim odborné literatury a dal$ich informacnich zdroju, které jsou citovany v praci
a uvedeny v seznamu literatury na konci prace. Jako autorka uvedené diplomové prace dale
prohlasuji, ze jsem v souvislosti s jejim vytvofenim neporusila autorska prava tetich osob.

V Praze dne 14.4.2022




Podékovani

Rada bych touto cestou podékovala pani prof. Ing. Jifin¢ Szakové, CSc. za jeji velkou
ochotu, pomoc a trpélivost béhem vedeni diplomové prace. Dékuji také pani Ing. Jané
Najmanove a pani Ing. Hané Zamec¢nikové za pomoc v laboratofi. V neposledni fadé bych
chtéla podekovat své roding, kterda mé podporovala a motivovala béhem celého studia.



ZvySené obsahy rizikovych prvku v pudé jako dusledek
téZby cinabaritu

Souhrn

Obsah prvkl v piidé je vyznamné ovlivnén téZbou rud, kterd naruSuje ptfirozena loziska prvki
Vv podlozi. Tyto prvky se pfi tézb¢, transportu a rozdruzovani rud dostavaji do prostiedi.

Cinabarit je hlavni rudou rtuti a v minulosti se na naSem tizemi t€zil na péti lokalitach. Na
mistech byvalé tézby cinabaritu 1ze ocekavat zvySené obsahy rtuti, ale i dalSich rizikovych
prvk, které se mohou dale $ifit do zivotniho prostredi, akumulovat se v potravnich fetézcich a
ohrozit lidské zdravi.

V této praci byly hodnoceny urovné kontaminace na tfech lokalitdich byvalé té€zby rud;
v Lib¢icich u Nového Knina, na Jedové hote u Hofovic a v Hornich Lubech u Chebu. Na Jedové
hote a v Hornich Lubech se v minulosti téZil cinabarit, kontaminace okolni ptdy rtuti zde byla
oc¢ekavana. V Libcicich probihala v minulosti té¢Zba zlata a rtut’ se zde pouzivala k amalgamaci.
Tato lokalita slouzila jako srovnavaci, jelikoz zde byl obsah rtuti pouze antropogenniho ptivodu.
Na kazdé lokalit¢ bylo ndhodné odebrano 7 pldnich vzorkii, ve kterych byly nasledné
analyzovany celkové obsahy rtuti, pseudocelkové obsahy rizikovych prvka a ptidni vyménna
reakce.

V Libcicich bylo u rtuti a arsenu zjisténo prekroceni preventivnich hodnot stanovenych
vyhlaskou ¢&. 153/2016 Sh. V Hornich Lubech byly preventivni hodnoty nejcastéji piekroceny
u arsenu, rtuti, kadmia, zinku a kobaltu. Na Jedové hote byly hodnoty nadlimitni u rtuti a
v nékolika ptipadech u zinku a olova. V ptipadé arsenu byla mobilita ve vSech lokalitach velice
nizka a nepfedstavovala tak riziko. Naopak u kadmia byla mobilita vysoka. Se snizujici se
vyménnou pudni reakei byly zinek a kadmium nejmobilné;jsi.

Nejvétsi environmentalni riziko bylo zjisténo pro rtut a kadmium. S kyselou putdni
vyménnou reakci, typickou pro tézebni oblasti, je mobilita nékterych rizikovych prvki, véetné
kadmia, vysoka. Rtut’ se miize z téchto lokalit rozptylovat do zivotniho prostedi, kde muze byt
pomoci bakterii pfeménéna na metylrtut’ a zaclenén a do potravniho fetézce. Je tfeba blize
porozumét vniku rtuti do okolnich slozek zivotniho prostfedi a zabranit tak akumulaci
Vv potravnich fetézcich. V pripadé kadmia je vhodné zaméftit dalsi vyzkum na pivod tohoto
prvku v padach.

Kli¢ova slova: cinabarit, ptida, rizikové prvky, polymetalickd kontaminace



The elevated risk element contents in soils as a result of the
cinnabarite mining

Summary

The content of elements in the soil is significantly affected by ore mining, which disrupts the

natural deposits of elements in the subsoil. These elements enter the environment during
mining, transport and separation of ores.
Cinnabarite is the main mercury ore and was mined in five locations in the Czech Republic.
Increased levels of mercury, as well as other risk elements, can be expected in the former
cinnabar mines, which can further spread to the environment, accumulate in food chains and
endanger human health.

In this work, the levels of contamination at three sites of former ore mines were evaluated;
in Lib¢ice near Novy Knin, in Jedova hora near Hofovice and in Horni Luby near Cheb.
Cinnabarite was mined in Jedova hora and Horni Luby in the past, and contamination of the
surrounding soil with mercury was expected. In the past, gold mining took place in Lib¢ice and
mercury was used here for amalgamation process. This site served as a comparison, as the
mercury content was only of anthropogenic origin.

At each site, seven soil samples were randomly taken, in which the total mercury contents,
pseudo-total contents of risk elements and pH were subsequently analyzed.

In Lib¢ice, the mercury and arsenic were found to exceed the preventive values set by
European Directive 2015/1535/EU. In Horni Luby, the preventive values were most often
exceeded for arsenic, mercury, cadmium, zinc and cobalt. In Jedova hora, the values were above
the limit for mercury and in several cases for zinc and lead. In the case of arsenic, mobility was
very low on all sites and did not pose a risk. In contrast, cadmium mobility was high. With the
decreasing soil exchange reaction, zinc and cadmium were the most mobile.

The greatest environmental risk was identified for mercury and cadmium. With low soil pH
typical for mining areas, the mobility of some risk elements, including cadmium, is high.
Mercury can be dispersed from these sites into the environment, where it can be converted to
methylmercury by bacteria and incorporated into the food chain. The penetration of mercury
into the surrounding components of the environment has to be better understood and thus
prevent accumulation in food chains. In the case of cadmium, it is appropriate to focus further
research on the origin of this element in soils.

Keywords: cinnabar ore, soil, risk elements, polymetallic contamination
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1 Uvod

Pfirozenou soucasti zemské kiiry jsou chemické prvky a jejich slouceniny, které se z litosfery
dostavaji pfirozenymi procesy do pedosféry a biosféry. Témito procesy jsou napft. zveétravani
minerald, vulkanické ¢innost nebo vodni a vétrna eroze. Obsah prvki v ptidé je také vyznamné
ovlivnén lidskou ¢innosti. S rozvojem lidské civilizace byla tézbou rud narusena pfirozena
loziska prvkl v podloZi, které se pfi t€zbé&, transportu a rozdruzovani rud dostavaji do prostiedi.

Cinabarit je hlavni rudou rtuti a v mistech byvalé t&€Zby lze ocekavat zvySené obsahy tohoto
prvku. Rtut’ je také ptitomna v mistech tézby zlata, kde se pouziva pii ziskdvani zlata z rudy
amalgamaci.

Loziska vybranych rud jsou doprovézena mineraly dalSich rizikovych prvki, které mohou
kontaminovat pudu a $ifit se dal do ekosystémil. Mobilita a transport téchto prvkl zavisi na
chemickych a mineralogickych charakteristikach ptdy (Tlustos 2006).

V ramci diplomové prace byla na tfech lokalitich byvalych dolid hodnocena Uroven
kontaminace rtuti a dal$imi rizikovymi prvky. Byvalé zlaté doly v Lib¢icich u Nového Knina
se nachazi ve stfedoceském kraji, kde se v prvni poloving€ 20. stoleti vytézilo az 76 kg zlata
(Vana et al., 2001). Horni Luby u Chebu jsou historicky nejvyznamné;jsi lokalitou, kde se tézil
cinabarit, ktery se na misté zpracovaval a nasledné pouzival pro vyrobu rtuti (Velebil 2009).
Na Jedové hote u Hotovic se vV minulosti téZila zZelezna ruda a cinabarit byl té¢Zzen jako vedlejsi
produkt, v fadu nékolika tun za rok (Velebil 2003). Dilni odpady vsak stale ztstavaji na svych
ptuvodnich mistech bez preventivnich opatfeni, kterd by zabrénila $ifeni t€chto materiald do
zivotniho prostfedi (Hojdova et al. 2008). Rtut’ se tak mtze z téchto lokalit rozptylovat do
do potravniho fetézce (Bueno et al. 2007). Rtut’ je také schopna pfemény na plynnou formu a
volatilizace do ovzdusi (Pacyna 2020). Expozice rtuti je hrozbou nejen pro zivotni prostiedi,
ale i pro lidské Zivoty, z divodu jejiho potencialu poskodit témét kazdy organ a télesny systém
(Kim 2016). Zvlastni hrozbu ptedstavuje rtut’ pro vyvoj ditéte v déloze a v raném véku
(WHO 2017).



2 Védecka hypotéza a cile prace

Jednim z vyznamnych zdroju rizikovych prvku v prostiedi je t¢zba a zpracovani rud. Oblasti
S historickou tézbou rud mohou byt zdrojem zneciSténi zivotniho prostiedi z divodu
chybéjicich preventivnich opatfeni k zamezeni Sifeni kontaminant. Pro téZzebni oblasti je
typicka kysela ptadni reakce, coZz ma za nasledek ovlinéni mobility rizikovych prvku. Cilem této
prace je zhodnotit uroven kontaminace pudy rizikovymi prvky v padé v okoli oblasti byvalé
tézby cinabaritu v zavislosti na vybranych fyzikalné-chemickych vlastnostech pudy.

Hypotéza: Tézba rudy konkrétniho kovového prvku ma za nasledek zvyseni obsahu
doprovodnych prvka v padé.

10



3 Literarni prehled
3.1. Rtut

Rtut’ (Hg), také nazyvana tekuté stibro, latinsky hydrargyrum, je leskly, stiibfité bily kov
(Beckers & Rinklebe 2017). Jedna se o toxicky, perzistentni a mobilni kontaminant; v prostiedi
se nerozklada a z divodu své tékavosti se stava mobilni. Rtut’ ma schopnost byt transportovana
v ramci vzdusnych mas na velmi dlouhé vzdalenosti (Pacyna 2020). Kontaminace je
distribuovana globalné kvili vlastnostem rtuti, jako jsou nizky bod varu a tani, pfemény mezi
chemickymi formami a ucast v biologickych cyklech (Gworek et al. 2020).

Bod tani rtuti je — 38,8 °C, zatimco bod varu je 356,7 °C (Wang et al. 2012). Pfi pokojové
teploté je v kapalném skupenstvi, pod bodem tani je pevnou bilou latkou a v plynném stavu je
bezbarvou pérou (Beckers & Rinklebe 2017). Rtut’ je dobrym vodi¢em elektiiny, ale $patnym
vodicem tepla (Jasinski 1995). Je vysoce t€¢kavd a nasycend atmosféra par rtuti obsahuje
piiblizné 18 mg Hg/m? pfi 24,0 °C (Satoh 2013).

Svétova zdravotnicka organizace (WHO 2020) povazuje rtut’ za jednu z deseti latek
vzbuzujicich velké obavy o vefejné zdravi. Odhaduje se, Ze globalni hmotnost akumulované
rtuti v pude je v rozmezi 250-1000 Gg (Obrist et al. 2018).

3.1.2. Zdroje rtuti
Zprava UNEP (2008) rozliSuje tfi zdroje emisi:

* Soucasné emise z ptirodnich zdroji;
* Soucasné emise z antropogennich zdroj;
* Reemise z historickych lozisek z ptirodnich a antropogenni zdroje.

Pfirozenymi zdroji rtuti jsou zv€travani hornin, sope¢na ¢innost, pohyb vody a biologické
procesy. VétSina rtuti v zivotnim prostiedi vSak pochazi z antropogennich zdrojt, a to ze
spalovani fosilnich paliv, téZby zlata a rtuti, elektraren, vyroby cementu, chléru, louhu sodného,
pesticidii, zrcadel, lékafského vybaveni, stomatologie, primyslovych uniki a spalovani
odpadii. Remeslna t&7ba zlata v malém métitku (ASMG) piispiva v ramci antropogennich
zdroju z 38 %, spalovani uhli z 21 %, vyroba nezeleznych kovii z 15 % a vyroba cementu z
11 % (US-EPA 2017). Obrazek 1 zobrazuje ro¢ni emise rtuti z antropogennich zdoji v letech
2000-2015. Mezi nejbéznéjsi zdroj kontaminace pud rtuti se fadi atmosférické imise vzniklé
spalovanim fosilnich paliv (Raclovska et al. 2008).

V rdmci reemisi z historickych zdroji se rtut’ uvoliiuje z pud, sedimentd, vody, skladek
a odpada (WHO 2017).
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Obrazek 1 Roc¢ni emise rtuti podle vybranych kategorii zdroju (Streets et al. 2019).

Roéni emise rtuti ve vybranych regionech svéta v letech 2000-2015 jsou uvedeny
v Tabulce 1. Globalni emise rtuti se v letech 20002015 zvysily o 1,8 %, navzdory mnoha
globalnim, regionalnim a narodnim programim a umluvdm zamétenym na snizovani rtuti. Ke
snizeni emisi doSlo pouze v Severni Americe a zapadni Evropé& (Streets et al. 2019).

Tabulka 1 Ro¢ni emise rtuti podle vybranych svétovych regiont (mg/rok)
(Streets et al. 2019).

2000 2015 2000-2015 2010-2015
rust (%/rok) rust (%/rok)
USA 127.7 427 —666 —10.2
OECD Evropa 1062 380 —64.2 —58
Kanada 127 83 —346 —32
Vychodni Evropa 494 336 —320 -13
Stfedni Amerika 335 343 24 54
Jizni Asie 1208 1916 586 4.6
Vychodni Afrika 19.1 729 2817 40
Vychodni Asie 5327 10123 90.0 26
Jizni Amerika 2390 2758 154 0.7
Jihovychodni Asie 2246 1875 —16.5 22
Svét celkové 1964.1 23898 21.7 1.8
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3.1.3. Vyuziti rtuti

Elementérni rtut’ se vyuZzivala po staleti v 1ékafstvi (Ball et al. 2001). Staii Rekové a Rimané
ji pouzivali jako kosmetiku k béleni pokozky. V Evropé se také podavala jako jeden
z primarnich 1éki na syfilis (Riley et al. 2001). Rtut’ se prodavala jako dermalni nebo oralni
antispetikum (Ball et al. 2001) a jako dezinfek¢ni a konzervacni prostfedky pro hubeni bakterii
a plisni (Kiimmerer 2001). Ma velkou tepelnou roztaznost, ktera je ve velkém rozsahu teplot
konstantni a pfi pokojové teplot¢ je kapalnd, proto rtut nasla vyuziti v teplomérech
(Natasha et al. 2020). Nadale se také organicka forma rtuti pouzivé jako konzervacni latka ve
vakcinach (Ball et al. 2001). Rtut’ obsahuji také monometry, barometry, fluorescencni Zarovky,
spinaCe a vyuziva se pii elektrolytické vyrobé chléru a v procesu amalgamace riznych kovi
(Gongalves et al. 2017). Z primyslového hlediska je Siroce pouZivana v automobilovém
pramyslu, elektronice, kosmetice, barvivech, barvach, farmacii, chemickém a plastikarském
prumyslu (NCBI 2018). V zemich s niz§imi ptijmy je rtut’ poptavana pfi vyrobé monomerd
vinylchloridu, bateriich, kosmetickych a zesvétlujicich krémech a barvach, ale i v zem&délstvi
a lesnictvi jako slozka insekticidd, herbicidt, fungicidi, baktericidi a slimicidt (Maxson 2006).
Zv1asté toxickd methylrtut’ nemé zadné primyslové vyuziti a vyskytuje se pfirozené tam, kde
existuji podminky k metylaci rtuti (Grandjean & Herz 2015). Podle odhadu US-EPA (2017)
jsou ro¢ni globalni emise rtuti z pfirodnich 1 antropogennich zdroji 5 000 az 8 000 tun za rok.

Svétova produkce rtutovych doli byla v roce 2018 byla odhadnuta na 4 060 t
(George 2021). Odhady svétové produkce vSak nejsou spolehlivé, protoze vétSina zemi a
spole¢nosti neuvadi udaje o hlavnich dolech, vedlejsich produktech nebo recyklaci rtuti. Pouze
Styii zemé& maji primarni rtutové doly — Cina, Indonésie, Kyrgyzstan a Mexiko. Ostatni zemg,
véetné Ciny a Mexika, které produkuji rtut, ji ziskavaji jako vedlejsi produkt t&zby jinych kovii
(George 2021).

Cina byla v roce 2021 nejvétsim svétovym producentem rtuti s objemem t&Zby
2000 t. Druhy ptfedni vyrobce rtuti, Tadzikistan, vyrobil v tomto roce pfiblizn¢ 170 t
(Statista 2022). Vyroba vinylchlorid monomeru (VCM) v Ciné piedstavovala v roce 2017 asi
80 % az 90 % svétové produkce. VCM se pouziva vyrobé polyvinylchloridu (PVC), Siroce
pouzivaného plastu. Vétsina ¢inskych zatizeni VCM pouziva proces zalozeny na uhli jako
hlavni suroving, ktery vyzaduje pouziti rtuti (US-EPA 2016).

ASGM predstavuje asi 12 % az 15 % svétové produkce zlata a zaméstnava asi 15 milionii
lidi v odlehlych a venkovskych oblastech. Tento typ tézby je typicky provadén horniky
s omezenym ekonomickym kapitdlem, kteti ¢asto plisobi v neforméalnim ekonomickém sektoru,
nékdy ilegalné. Zemé, kde byly aktivity ASGM pozorovany, byly obvykle v regionech, kde
bylo pro pracovniky k dispozici jen malo ekonomickych alternativ, nejCastéji v Africe, Jizni
Americe ¢i jihovychodni Asii. Se zvySenou svétovou cenou zlata je tento druh té€zby jesté
atraktivnéjsi. VéEtSina takto pouzité rtuti neni recyklovéana a uvoliluje se do zivotniho prostiedi
(George 2021).

V roce 2020 byli hlavnimi exportéry rtuti (viz Obrézek 2) Tadzikistan (6,05 mil. USD),
Spojené arabské emiraty (4,43 mil. USD), Rusko (3,84 mil. USD), Mexiko (3,43 mil. USD) a
Vietnam (2,02 mil. USD) (OEC 2022).
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Obrazek 2 Exportéfi rtuti pro rok 2020 (OEC 2022) Obrézek 3 Importéfi rtuti pro rok 2020 (OEC
2022)

Hlavnimi dovozci rtuti byly v roce 2020 (viz Obrazek 3) Bolivie (6,75 mil. USD), Indie (5,71
mil. USD), Spojené arabské emiraty (3,27 mil. USD), Rusko (1,74 mil. USD) a Vietnam
(1,49 mil. USD) (OEC 2022).

Globalni pouzivani rtuti klesa kvili obavam o zdravi a zivotni prostiedi. Ocekava se, ze
celosvétové pouzivani rtuti bude nadale klesat, protoze vice zemi zavadi omezeni nebo zékazy
pouzivani a obchodu se rtuti. Ocekava se, ze s vice nez 128 signatari Minamatské iimluvy, se
celosvétovy obchod se rtuti a jejiho pouzivani dale sniZi, nejvyraznéji v zemich, kde se rtut’
pouziva pro ASGM (USGS 2018).

3.1.4. Minamatska imluva

DuleZitost problému znecisténi rtuti zdaraziuje fakt, ze rtut’ je jedinym prvkem v periodické
tabulce prvki, ktery ma svou vlastni environmentalni tmluvu, tj. Minamatskou timluvu o rtuti
(WHO 2017). Tato umluva byla vytvofena pod patronaci Programu OSN pro Zivotni prostiedi
(UNEP) (MZP 2022). Cilem Gmluvy je globalngjsi usili o zvladani rizik, které rtut’ pfedstavuje
pro zivotni prostiedi a lidské zdravi ma 128 smluvnich stran a vstoupila v platnost 16. srpna
2017 (Selin et al. 2018).

Jako reakci na Minamatskou umluvu piijala Evropa 17. kvétna 2017 Natizeni Evropského
parlamentu a Rady (EU) 2017/852 o rtuti. Obsah natizeni se tyka omezeni dovozu kovové rtuti,
omezeni vyvozu vyrobkl se rtuti, omezeni pouziti rtuti v urcitych vyrobnich procesech
a u novych vyrobkt, zékazu t€Zby zlata v malém métitku pomoci rtuti a omezeni pouzivani
dentalniho amalgédmu. Toto evropské natizeni se promitlo do Ceské legislativy, a to konkrétné
do zakona o odpadech, chemického zakona a zakona o zdravotnich sluzbach (MZP 2022).

Ridicim organem Minamatské umluvy o rtuti, je Konference smluvnich stran (COP), kteréa
byla ziizeného podle jejiho ¢lanku 23. Prostfednictvim rozhodnuti pfijatych na svych
zasedanich COP prosazuje implementaci imluvy, kterou ma neustale kontrolovat a hodnotit
(ICMGP 2021)

V roce 1990 vznikla Mezinarodni konference o rtuti jako globalni polutantu (ICMPG), jako
mezinarodni férum o védé o rtuti (ICMGP 2021).
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Na 14. mezinarodni konferenci ICMGP v roce 2019 byl definovan hlavni Gkol pro zlepseni
naSich znalosti o zdrojich rtuti, jejich osudech, dopadech a moznostech regulace emisi, jako
»Propojeni znalosti o rtuti s odpovédnosti vici zivotnimu prostiedi, lidskému blahobytu
a politické reakci® (ICMGP 2019). Jeho 15. zasedani s tématem SniZeni emisi rtuti k dosazeni
zelengjsiho svéta, se bude konat od 24. do 29. ¢ervence 2022 v Kapském Mésté. Toto setkani
se bude snazit zhodnotit implementaci feSeni ke snizeni emisi a expozice rtuti a otestovat
ucinnost implementace Minamatské imluvy v riznych ¢astech svéta. Na konferenci se sejdou
zastupci prumyslu, vlady, vyzkumnych instituci, nevladnich organizaci (NGO) a akademickeé
sféry, aby diskutovali mimo jiné o moznostech nizkortutové energetiky a priamyslovych
technologiich a konceptu ,,nizko rtutové spole¢nosti* (ILM 2022).

3.1.5. Speciace rtuti

Oxidaéni a redukéni procesy v pfirodnim prostiedi vedou ke zméndm ve speciaci rtuti
(Tan et al. 2004), coz nasledné ovlivituje biologicky ptijem rtuti (Xu et al. 2015). Rtut’ maze
byt pfitomna ve tfech oxidaénich stavech jako Hg° (elementarni nebo kovova rtut),
Hg* (jednomocna rtut’) a Hg?* (dvojmocna rtut’). Hg® a Hg?* jsou hlavni dva oxidaéni stavy
(Beckers & Rinklebe 2017). Hg* neni v ptirodnich podminkach stabilni, protoze se rozklada
na Hg® a Hg?* (Schuster 1991). V atmosféfe se rtut’ vyskytuje z 95 % ve form& Hg°
(Megaritis et al. 2014).

Rtut’ se také nachéazi ve formée organickych a anorganickych slouc¢enin (Xinmin et al. 2006).
Mezi anorganické formy se fadi chlorid rtutnaty (HgCl2), sulfid rtutnaty (HgS) a oxid rtut'naty
(HgO). Anorganické slouceniny rtuti se také nazyvaji Hg soli a nachazeji se v praSkové
a krystalické form¢. Organickymi formami rtuti jsou methylrtut (MeHg), dimethylrtut
((CHs)2Hg), ethylrtut’ (C2HsHg) a fenylrtut’ (CeHsHg). Fenylrtut' a methylrtut’ existuji i jako
soli (chlorid methylrtutnaty a acetat fenylrtutnaty) a vyskytuji se jako bil¢ krystalické pevné
latky (Alloway 2013). VétSina rtuti ve vodé, piidach a sedimentech je v anorganické Hg®*
formé, zatimco methylrtut’ je dominantni v bioté (Beckers & Rinklebe 2017). Methylrtut’ je
bioakumulace a biomagnifikace ve sladkovodnich a motskych rybach (Bradley et al. 2017).

Elementarni rtut’ Hg® je nejjednodussi formou rtuti, kterd je sama o sob& nebezpeéna pro
¢loveka a zivotni prostfedi. Hg? je kapalina, kterd se snadno odpafuje a v atmosféie miize zlistat
az rok. Atmosfericka distribuce Hg? po celém svété miize mit za nasledek znediSténi
nedotfenych oblasti bez mistnich zdroji emisi. Usazuje se nakonec v sedimentech jezer, fek
nebo zaliva, kde se pfeméiuje na methylrtut’, ktera se pak hromadi ve vodnich organismech
(WHO 2017).

Existuje také n¢kolik dalSich t€kavych sloucenin rtuti, véetné HgBrz, HgCl2 a Hg(OH)2, které
jsou snadno rozpustné ve vodé¢ a redukuji se na Hg® (Wang et al. 2012).

V zemsk¢ kiie je rtut’ vazadna na mineraly ve formé pyritu a sulfidu (Mukherjeeet al. 2008).
Kovové forma rtuti se ziskava z rudy sulfidu rtutnaté¢ho (HgS) (Donatello et al. 2012).
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3.1.5.1. Speciace rtuti v pude

Speciace prvku vpiadé zavisi na fyzikalné-chemickych vlastnostech pudy,
napt. pH, elektrickd vodivost, podil organické hmoty, kationtovd vymeénnd kapacita
(Natasha et al. 2020). Iontové spécie a premény sloucenin rtuti v padach znazornuje
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Obréazek 4 Tontové spécie a piemény sloucenin rtuti v pudach. 1 - Redukce, 2 - oxidace, 3 -
tvorba organickych slouéenin, 4 — hydratace, R: CHs, CH3sCH2, CsHs (Kabata-Pendias 2011).

Pida zadrzuje rtut’ prevazné ve form¢ mirné pohyblivych organokomplext. Transformace
zejména methylace elementarni rtuti. Je znamo, Ze huminové latky zprostfedkovavaji
chemickou methylaci anorganické rtuti tim, Ze uvoliuji labilni methylové skupiny. Je také
zjisténo, Ze pii kontaktu organické rtuti a Hg?* s huminovymi latkami vznika rychla pfeména
rtuti do elementarniho stavu Hg® (Kabata-Pendias 2011). Yao et al. (2000) zjistili, ze huminové
latky mohou rozpoustét a komplexné vazat vice nez 90 % celkové rtuti v pudé.

Methylace mize probihat také mikrobialni ¢innosti v pidé€, v anaerobnich podminkach.
Nékteré mikroorganismy jsou vSak schopny methylovat rtut’ i za vysokych parcialnich tlaka
kysliku v padnim vzduchu (Raclovska et al. 2008). ZvySeni teploty mize vést ke zvySeni
biologické aktivity a nasledn& i vy$8im rychlostem metylace Hg?* (Xu et al. 2015).

Bylo také prokazano, ze mikroorganismy zijici v pudé, mohou pieménit anorganické druhy
Hg?* na Hg® pomoci enzymu, znadmy jako reduktaza rtuti, ktery se nachazi v bakteriich, jako
jsou Pseudomonas sp., Staphylococcus aureus, Thiobacillus ferrooxidants, Streptomyces sp. a
Cryptococcus sp. které maji gen MerA (Gonzalez-Raymat et al. 2017). Vysledkem tohoto
procesu je t&kani rtuti z média. Mikroorganismy mohou také oxidovat Hg® na jeji kationtovou
formu (Kabata-Pendias 2011).

Chovani rtuti v pidach zavisi do zna¢né miry na jeho formé, ktera zavisi na pudnich
parametrech a pocateéni koncetraci rtuti, ale i dalSich iontd v padnim roztoku
(Kabata-Pendias 2011). Landa (1978) uvedl, ze kdyz je do pidy rtut’ ptidana v jeji elementarni
formé¢, nebo jako kationtové ¢i aniontové komplexy, je pravdépodobné silné vazana. Snadno
t&kavé frakce jsou napiiklad Hg® a dimethylrtut’ (CH32Hg). Snadno rozpustnymi frakcemi jsou
chlorid rtutnaty (HgCl2), chlorid hydroxidu rtutnatého (Hg(OH)Cl) a hydroxid rtutnaty
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(Hg(OH)z2). Mezi mirn¢ pohyblivé formy se fadi hlavné organické komplexy (CH Hg* a CH
HgS") (Kabata-Pendias 2011).

V pude¢ s nizkym obsahem organické hmoty je rtut’ pfitomna v nejreaktivnéjSich formach
(Skyllberg et al. 2006). V oxida¢nim prostiedi s omezenou dostupnosti organické hmoty je
nejperzistentnéjsi formou HgS, pficemz dominantnimi formami jsou HgO a HgSO4 (Park et al.
2015).

Garcia-Ordiales et al. (2018) zkoumali celkovou koncentraci rtuti a jeho speciaci
v povrchovych sedimentech v téZebni oblasti, a ukazalo se, ze HgS byl hlavni slou¢eninou
ve vrstvé ornice v blizkosti zdroje. Kromé toho byla nalezena Hg?* a pak také metyhlrtut’, ktera
ukazuje na mikrobidlni aktivitu bakterii redukujicich sirany (Garcia-Ordiales et al. 2018).
Boszke a kol. (2008) zjistovali speciaci rtuti v piidé kontaminované rtuti. Frakce HgS tvofila
56 % z celkové koncentrace Hg, coz také potvrzuje, ze HgS je nejméné mobilni formou rtuti
Vv pade.

3.1.6. Obsah a mobilita rtuti v padé

Hladiny rtuti v padach jsou zavislé na tektonickych a mineralogickych vlastnostech lokality
a atmosférick¢ depozici rtuti, ale zejména na fyzikalné-chemickych vlastnostech pldy
(Driscoll et al. 2013).

Rtut’ je v zemské kuife zastoupena 0,02 mg/kg (Raclovska et al. 2008). Primérna pozadova
koncentrace rtuti se v ptidé pohybuje od 0,03 do 0,1 mg/kg, s primérnou hodnotou 0,06 mg/kg.
Pidy, které jsou rtuti kontaminované maji ¢asto koncentrace v ptid¢ 2 az 4 tady vyssi (Wang et
al. 2012).

Rtut’ mé na povrchu piid relativné dlouhy polocas rozpadu z diivodu neustalych piesunii mezi
povrchy a atmosférou. K trvalému odstranéni antropogenni rtuti z biologicky aktivni Casti
prostiedi dojde az po jejim pohibenim v mineréalnich piidach (AMAP 2019).

Vyssi obsahy rtuti lze nalézt v horninach bohatych na organickou hmotu (v jilovych
minerdlech) (Gworek et al. 2016). Rtut’ ma silnou afinitu k organické hmoté, zejména
k organickym thiollim, a proto se koncentruje v ¢ernych bfidlicich, v uhli a nachéazi se také
v loziscich ropy a zemniho plynu (Wilhelm 2001; Hazen et al. 2012). Z vysledk studie Soares
et al. (2015) bylo pozorovano, ze A-horizont, kde je vice organické hmoty, adsorbuje vice rtuti,
nez B-horizont stejného typu pudy.

Silna afinita rtuti k organické hmot€ roste se zvySuji se kyselosti ptidy (Lodenius 1989).
Studie ve Svédsku prokazaly relativni mobilitu rtuti vdzanou na organickou hmotu. Z ptidnich
profilll se rtut’ vazana na organické slouceniny vyplavuje v alkalickém prostredi, v mirné
alkalickych a neutralnich pudach se vyluhuje v anorganické aktivni frakci (Lindgvist 1984).
I v pisCitych ptadach je rtut’ siln¢ adsorbovéana a jeji rozpustnost se nezvysuje ani kyselym
destém nebo ptidanim solného roztoku. Vyplavovani rtuti z pidy mtize byt stimulovano faktory
zvySujicimi vyplavovani organické hmoty (Kabata-Pendias 2011).

Sorpce vSech sloucenin rtuti pozitivné koreluje také s kationtovou vyménnou kapacitou
(KVK) pud (Kabata-Pendias 2011). Krom¢ jilovych minerald a organické hmoty se kationtova
forma rtuti miize snadno sorbovat také na hydratované oxidy a hydroxidy Fe a Mn (Raclovska
et al. 2008).
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Na mobilitu rtuti ma vliv obsah hliniku v pud¢, proto je krystalicky a amorfni hlinik
povazovan za ucinné adsorbenty rtuti v ptidach (He et al. 2007).

3.1.7. VIliv rtuti na organismy

Rtut’ nemd zadné ptiznivé U€inky na organismy, je velmi Skodliva pro rostliny i zvifata a je
toxicka (Asati et al. 2016).

Byl zkouman dlouhodoby vliv zne€isténi rtuti na padni mikrobidlni spolecenstvi a bylo
zpozorovano snizeni velikosti populaci bakterii a prvokli v ptdé kontaminované rtuti (Miiller
et al. 2001). Pudni mikroorganismy jsou velmi citlivé na koncentrace rtuti. Jako kriticka
koncentrace, nad kterou budou ovlivnény rostliny a ptidni organismy, se navrhuje hladina 0,36
mg/kg rtuti v ptidach (Lima et al. 2015). N¢které studie také prokazaly, Ze rtut mize zpUsobit
smrtelné chyby v genetickém materialu rostlin a zvifat (Alloway 2013).

3.1.7.1. Vliv rtuti na rostliny

Vzhledem k tomu, Ze se rostliny odliSuji ve schopnostech pfijimat rtut, existuji vyrazné
rozdilné koncentrace rtuti v rostlindch (Rothenberg et al. 2012). Pokud rostliny rostou
Vv kontaminovaném prostfedi, mohou si vyvinout toleranci k vysokym koncentracim rtuti
(Kabata-Pendias 2011).

Rostliny, ve kterych se vyskytuji vysoké koncentrace rtuti se ¢asto nachazeji na stanovistich
s vysokym obsahem rtuti v padach. Neexistuje vSak linearni vztah mezi koncentracemi rtuti
v pudach a v rostlinach (Beckers & Rinklebe 2017). Extrémné vysoké koncentrace rtuti byly
zjiSteny v houbéch (Falandysz 2017), které jsou spole¢n¢ s bezkotfenovymi mechy, liSejniky a
jehli¢im povazovany za citlivé bioindikatory rtuti v ekosystémech (Kabata-Pendias 2011).

Distribuce rtuti v rostlinach je v posledni dobé hlavné studovana kvili jejimu vstupu do
potravniho fetézce. Pozad’ové hladiny rtuti v ovoci a zeleniné se pohybuji od 2,6 do 86 ppb
Vv susiné. Nejvyssi koncentrace rtuti jsou zjiSteny v plodinach péstovanych v primyslovych
regionech. Nékteré Casti rostlin maji vetsi schopnost adsorbovat rtut, jako je tomu v piipadé
jable¢né duziny a jader (Beckers & Rinklebe 2017).

Podle Ericsken et al. (2003) se pfiblizné¢ 80 % celkové akumulované rtuti v nadzemni
biomase nachazi v listech a pfiblizné 1 % z této rtuti je methylovano. V pletivech topolu
pestovaného na pudé s vysokym obsahem rtuti se obsah rtuti zvySoval v nasledujicim potadi:

Lodyhy < vétve < fapiky < kofeny < listy.
Obrist et al. (2016) uvadi syntézu koncentraci rtuti ze zapadu USA v nadzemni biomase:
Listy (26 mg/kg) ~ vétve (26 mg/kg) > kira (16 mg/kg) > kmenové dievo (1 mg/kg).
Koncentrace rtuti v listech byly sledovany od vzejiti az po senescenci a byla zjisténa silna
pozitivni korelace se stafim listi (Assad et al. 2016). Hlavni zdroj rtuti v listech tedy pochazi

ze znelisténi ovzdusi HgP, nikoli z kontaminace pudy (Gustin et al. 2004). Je odhadovano, ze
ve vysoce kontaminovanych padach je pro rostliny k dispozici méné nez 2 % piitomné rtuti
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(Dago et al. 2014). Studie Laacouri et al. (2013) potvrdila hypotézu, ze absorpce atmosferické
rtuti (nejpravdépodobnéji Hg?) stomaty je potencialni cestou pfijmu rtuti.

Moreno-Jiménez et al. (2006) provedl terénni studii v tézebnim reviru Almadén
ve Spanélsku, kde se t&zi 1/3 celkové produkce rtuti na svété. Tézba zde zadala pred vice nez
2000 lety a je to oblast povazovana za jednu z nejvice zneciSténych rtuti na svété. Byly
zkoumany koncentrace rtuti v polnich rostlindich Rumex induratus a Marrubium vulgare, které
byly péstovany v téchto pidach. U zadného ze studovanych druhil rostlin vSak nebyly
pozorovany piiznaky toxicity. Podle poznatki, které publikovali Moreno et al. (2004), neni rtut’
ve vétsing kontaminovanych pid a dilnich hlusinach snadno dostupna pro ptijem rostlinami.
Absorpce organické 1 anorganické formy rtuti rostlinami je nizkd a existuje zde piekdzka pro
translokaci rtuti z kofeni do vrcholkt. Vys$si obsahy rtuti v pudé tak zpusobi pouze mirné
zvySeni koncentrace rtuti v rostlinach, pokud se jednd o piimy piijem zpady
(Patra & Sharma, 2000). Tyto poznatky lze zobecnit tak, ze v suchozemské vegetaci pochazi
rtut’ v nadzemni Casti biomasy primarné z atmosféry, zatimco rtut’ v kofenech pochézi z ptidy
(Obrist 2007).

Pfijem rtuti rostlinami zavisi na speciaci rtuti a vlastnostech pudy (Natasha et al. 2020).
Nejtoxictéjsi je organicka rtut’, zejména methylrtut, ktera ma vysokou rozpustnost v lipidech a
je tak snadno pfijimana rostlinami (Clayden et al. 2013).

Podle Kabata-Pendias (2011) je maximalni ptipustna koncentrace rtuti v pudé je 0,5-5
mg/kg. Pti piekroceni této tirovné je u rostlin zpusobena vazna toxicita. Za tu je zodpovédna
hlavné anorganicka rtut’ a Hg?*. Hg® ma malou afinitu k buné&nym ligandiim, a tak je toxicka
jen v piipadg, Ze je v bufice oxidovana na Hg?* (Barkay & Wagner-Débler 2005).

Rtut’ se v rostlinach vaze na sulfhydryl/thiolové skupiny proteint a tvofi SHgS. Vazbou rtuti
na SH skupiny proteini dochazi k vytésnéni esencialnich prvkil a naruseni proteinové struktury
(Safari et al. 2019).

Zvysené obsahy rtuti v pidé maji neptiznivé uCinky na rdst a metabolismus rostlin
(Asati et al. 2016), jako je snizena fotosyntéza, ptijem vody, transpirace, syntéza chlorofylu
(Cargnelutti et al. 2006) a zvySena peroxidace lipidt (Cho & Park 2000).

Vysoky obsah rtuti v rostlinach ovlivituje aktivitu vétSiny enzymui. Po oSetfeni rtuti se
zvysuje celkova aktivita stresovych enzymi jako je peroxidéaza, superoxiddismutaza a askorbat
peroxidaza. Pii vysSich koncentracich byla naprosta vétSina enzymu inhibovana (Zhou 2007).

Rostliny si ke zmirnéni oxidativnimu stresu vyvolanému rtuti vyvinuly obranné mechanismy,
jako jsou enzymatické antioxidanty a nékteré neenzymatické antioxidanty. Patii mezi né
fytochelatiny (Rellan-Alvarez et al. 2006), glutathion (Zhang et al. 2017), kyselina salicylova
(Shao et al. 2008), kyselina askorbova (Sobrino-Plata et al. 2009), tokoferoly
(Stahl & Sies 2003) a selen a prolin (Meng et al. 2011).

Nizka dostupnost rtuti rostlindm a jeji omezena rozpustnost vodé miize byt divodem, proc
nebyly dosud identifikovany rostliny jako hyperakumulatory rtuti (Obrist 2007). Jsou vSak
znamy potencialni kandidati, jako je napt. Brukev sitinovit, Brassica juncea, na odstranovani
rtuti z pudy (Su et al. 2008). Kacalkova et al. (2009) zjistili, Ze v kontaminované padé (11,9
mg/kg) akumulovala Zea mays az 8,08 mg Hg/kg suSiny, z toho 7,39 mg/kg bylo akumulovano
Vv kotenech. Byly popsany také metody fytovolatizace rtuti, pomoci genovych manipulaci
u rostlin jako je Arabidopsis thaliana (Meagher 2000).
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3.1.7.2. Vliv rtuti na ¢lovéka

Rtut’ je to extrémné toxickym kovem a podle Agentury pro registr toxickych latek a nemoci
(ATSDR 2017) se umistil na 3. misté mezi nebezpecnymi latkami. Toxicita rtuti pro ¢loveéka je
vysoce zavisld na cesté¢ expozice (vdechovanim, jidlem, pitim nebo dermalnim kontaktem),
davce, délce trvani, v€ku, pohlavi, nutriénim stavu, genetickych vlastnostech atd. Konzumace
potravin kontaminovanych rtuti je hlavni cestou expozice ¢lovéka rtuti (Natasha et al. 2020).

VSichni lidé jsou vystaveni uréitému mnozstvi rtuti (WHO 2017). Podle WHO (2008) je
pramérny piijem rtuti potravou v riznych zemich od 2 do 20 mg/den na osobu.

Hlavni zdravotni riziko u lidi souvisi s expozici methylrtuti prostfednictvim potravy
(Pavlish et al. 2003). K expozici dochdzi konzumaci vodnich organismil, zejména ryb
(Davidson et al. 2004). Primarnim zdravotnim t¢inkem methylrtuti je naruseny neurologicky
vyvoj. Matky, které v téhotenstvi konzumuji ryby a mékkySe, mohou plod vystavit ptsobeni
methylrtuti. To ma u ditéte za nasledek ovlivnéni kognitivniho mysleni, pamét, pozornost,
jazyk, jemnou motoriku a zrakové a prostorové dovednosti (WHO 2017).

Hg° a methylrtut’ jsou toxické pro centralni a periferni nervovy systém. VVdechovani par rtuti
mize mit Skodlivé Gi€inky na nervovy, travici a imunitni systém, plice a ledviny a mtze byt
smrtelné (WHO 2017).

Anorganické soli rtuti jsou Ziravé pro kiiZi, o¢i a gastrointestindlni trakt a pfi poZiti mohou
poskodit ledviny. Neurologické poruchy a poruchy chovani mohou byt pozorovany po
vdechnuti, poZiti nebo dermalni expozici riznych sloucenin rtuti. Pfiznaky zahrnuji tfes,
nespavost, ztratu paméti, neuromuskularni ucinky, bolesti hlavy a kognitivni a motorické
dysfunkce (WHO 2017).

Otrava methylrtuti se nazyva nemoc Minamata. Poprvé byla objevena ve mést¢ Minamata v
Japonsku v roce 1956. Byla zpisobena uvoliiovanim methylrtuti do primyslovych odpadnich
vod, kde se poté akumulovala v rybach a mekkysich. U lidi, ktefi pak pozili tyto organismy,
nastala otrava. Jednd se o neurologicky syndrom, ktery zahrnuje ataxii, necitlivost rukou
a nohou, celkovou svalovou slabost, zazeni zorného pole a poSkozeni sluchu a feci.
V extrémnich ptipadech nasleduje $ilenstvi, ochrnuti, koma a smrt (Davidson et al. 2004).

Konzumace zeleniny je druhym nejvyznamnéj$im piispévatelem k expozici organismu rtuti
(Wang et al. 2011).

3.1.8. Historie tézby rtuti

Casové trendy atmosférické depozice rtuti v riznych horizontech mohou byt rekonstruovany
na zékladé environmentélnich archivii. Nové pohledy na historické kolobéhy rtuti 1ze sledovat
z jezernich sedimentt, raseliny, ledovych jader, letokruhti a z méfeni stabilnich izotopt rtuti
(Roos-Barraclough et al. 2002)

Vyuziti lozisek rtuti, zejména cinabaritu (viz Obrazek 5) za¢alo béhem stfedniho az pozdniho
holocénu v Jizni Americe, Evropé a Asii. Béhem koloniélni éry (1532—-1900) vSak pro produkci
stiibra tézba rtuti dramaticky vzrostla (Cooke et al. 2020).

V predindustridlni éfe, s rozvojem lidské spolecnosti, se rtut’ pouzivala ¢im dal vice.
Cinabarit neboli rumélka, ma jasné Cervenou barvu, kterd nebledne, a tak se pouzivala jako
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pigment. Uz dynastie Shang (~1600-1046 p#.nl) v Cin& vyuZivala rumélku pro ryti znakii na
zviteci kosti ¢i zelvi krunyte (Li et al. 2016).

Béhem dynastii Cchin a Han (221 pf. n. 1. — 220 n. 1.) se extrahovala elementarni rtut
z rumélky, pfi¢emz byla vyuzivana snadna rozpustnost zlata a stiibra ve rtuti a t€¢kavost rtuti, k
extrakci zlata a stiibra. Tento proces byl pozdéji nazvan proces amalgamace (Li et al. 2016).
Amalgamacni proces byl hlavni metodou taveni zlata a byl pouzivan pomérn¢ dlouhou dobu
po celém svété, dokud nebyl nahrazen u€innéj$i metodou kyanidace na pocatku 20. stoleti
(Sun et al. 2006).

Kolem roku 1400 pf. n. 1. se zacal t€zit cinabarit v dole Huancavelica v Peru a nésledovalo
obdobi rychlého rozvoje a expanze t€zby a hutnictvi v Andach, coz bylo disledkem zvySovéani
emisi rtuti (Cooke et al. 2009). V Evropé byl v souladu s rozsahlou té&Zbou rtuti
a metalurgickou historii Spanélska narGist antropogenni rtuti uz pred 2 500 lety
(Martinez-Cortizas et al. 1999).

© Dakota Matrix

Obrazek 5 Vzorek cinabaritu z dolu Almadén ve Spanélsku
(www.dakotamatrix.com/products/1154/cinnabar)

Koncentrace rtuti byly nejvyssi v obdobi fise fimské (27 pt. —220 n. I.), v mayském obdobi
(cca od 10. stoleti pt. n. L. - 16. stoleti n. 1.), v obdobi ¢inské dynastie Tang (618-907 n. I.)
a po objeveni Nového svéta (1650-1800 n. I.). To souviselo s rozsahlou téZebni ¢innosti
V téchto obdobich. Koncentrace rtuti vSak mezi témito obdobimi mély klesajici trend
(Li et al. 2020).

Mezi lety 18-30 n.l. se v &inské dynastii Han i Rimské fi§i stala popularni alchymie, coZ
vedlo k rozvoji téZebnich aktivit (Martinez-Cortizas et al. 1999). Mezi lety 200-750 n.l. se
koncentrace rtuti opét sniZily, coz mohlo souviset s kolapsem Rima a poklesu produkce zlata
v Ciné. Pokles koncentrace rtuti mezi lety 1050-1250 n.1. byl pravdépodobné ovlivnén padem
mayské civilizace a valkami béhem dynastie Sung. Zaroven byly v Evropé vyCerpany stiibrné
doly a potlaceny té€zby zlata, coz také vedlo ke snizeni koncentrace rtuti (Sun et al. 2006). V
obdobi civilizace Inkd v Jizni Americe (od 12. do 15. stoleti) bylo vyrabéno velké mnozstvi
zlata a koncentrace rtuti se opét zvySovala (Xiang & Huang 2014). V Evropé byly mezitim
objeveny nové stiibrné doly (Sun et al. 2006). Po roce 1500 n.1. se zacaly koncentrace rtuti opet
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sniZzovat, protoze Span¢lsky kolonista Pizarro v roce 1532 n.l. dobyl Inky, coz vedlo ke sniZzeni
spotfeby rtuti (Xiang & Huang, 2014). S vypuknutim hispanoamerické valky za nezavislost
pocatkem 19. stoleti, se spotieba rtuti zastavila. Spanélsko, které bylo vtu dobu hlavnim
dodavatelem rtuti na svété také snizilo produkei rtuti (Martinez-Cortizas et al. 1999).

Od pramyslové revoluce v roce 1840 se stalo hlavnim zdrojem antropogenni rtuti spalovani
uhli, primysl vyroby chléru a alkalickych hydroxidi a taveni nezeleznych kovi, coz vedlo
k vyznamnému zne€iSténi zivotniho prostiedi rtuti (Li et al. 2020). V Severni Americe
a Austrdlii se v tomto obdobi v procesu zvaném jako ,,zlata horecka“ zacalo ve velkém téZit
zlato a stiibro, coz trvalo do poc¢atku 20. stoleti (Nriagu 1994).

Evropské a severoamerické zemé zacaly po 60. a 70. letech 20. stoleti pfijimat fadu opatieni
ke snizeni emisi rtuti, coz zahrnovalo uzavieni hlavnich rtutovych doli. Po 70. letech se
centrum vyroby rtuti postupné piesunula z Evropy a Severni Ameriky do Asie
(Obrist et al. 2018)

3.1.9. Té’ba rtuti v Ceské republice

Cinabarit se na tzemi Ceské republiky t&Zil v Hornich Lubech u Chebu, na Jedové hoie
u Hotovic, ve Svaté u Berouna, v BezdruZicich u Marianskych Lazni a v Jesenném u Semil
(Velebil 2009). TéZba cinabaritu vV Jesenném a v BezdruZicich méla pouze maly vyznam, na
rozdil od dolovani v Hornich Lubech, na Jedové hoie a ve Svaté (Velebil 2009).

Za historicky nejvyznamnéjs$i se povazuje dolovani v Hornich Lubech, kde byla tézba
cinabaritu (viz Obrazek 6) nejintenzivngjsi v letech 1520—1540. Jedna se o stratiformni lozisko
rtuti, které je vyvinuto v ramci ordovickych fylit, ve kterych jsou zrna cinabaritu rozptylena.
Doprovodnym mineralem je zde pyrit. Zpracovavani cinabaritu probihalo na misté, kde se
Z jeho vétsi ¢asti tavenim vyrabéla rtut’. Spolu s ¢ervenym pigmentem byla rtut’ dale prodavana
na evropském trhu. Pfes svou malou velikost konkurovalo toto lozZisko rtutovym dolim v Idrii
ve Slovinsku a v Almadénu ve Spanélsku a celkové produkce je odhadovana na 200 tun rtuti
(Velebil 2009).

Obrazek 6 Vzorek cinabaritu z Hornich Lub (Velebil 2009)

22



Cinabarit se na Jedové hote (viz Obrazek 7) tézil jako vedlejsi produkt tézby Zelezné rudy.
Z cinabaritu byla vyrabéna rtut’ a Cerveny pigment. Zpocatku se pravdépodobné zpracovaval
pfimo na misté, pozdé&ji se zpracovani presunulo do obce Koméarov (Hojdova et al. 2008).

Lozisko obsahuje makroskopicky tetraedrit, mimotfadné bohaty na rtut’ a pfevazné¢ hematit
se sideritem, ulozené v ordovickych tufech. Zarovei je lozisko protnuto systémem vertikalnich
poruch, které jsou mineralizovany sideritem, kiemenem a ankeritem. V kiemen-karbonatovych
zilach se lokalné vyskytuje cinabarit s pyritem, dale také baryt, hematit a sulfidy médi (Velebil,
2003).

Podle Sattran et al. (1978) byl dual v provozu od 18. stoleti do roku 1870. Velebil (2003)
odhaduje produkci cinabaritu na Jedové hote v fadu tun za rok.

Obrazek 7 Vstupni portal hloubeni Josef na Jedové hote (Foto archiv ob¢anského sdruzeni
Pratelé Komarova)

Ve Svaté se cinabarit doloval asi 90 let v 16., 17. a 18. stoleti. Té¢Zba méla spiSe lokalni
vyznam, prumérna ro¢ni té€zba je odhadovana na 100—200 kg. Celkova produkce ve Svaté je
odhadovana na 10-20 tun cinabaritu (Velebil 2004).

3.1.10. Kontaminace prostiedi téZbou a zpracovanim rtuti

Ekosystémy v blizkosti lokalit té€Zby rtuti jsou ¢asto vysoce kontaminované (Loredo et al.
2005). Odpad z rtutovych dolt se sklada z riznych druhti materiali, podle typu loziska rtutové
rudy a pouZitého zplsobu zpracovani (Rytuba 2003). Vétsinou vznika dilni odpad z koutfového
plynu nebo prachu z kondenzatoru a z procesu prazeni (Navarro 2008). Na starych dilnich
lokalitach se upravovala ruda prazenim v pecich s kondenza¢nimi systémy, coz dalo za vznik
kalcinim obsahujici sekundarni rtutové mineraly (pfedev§im metacinabarit — vysokoteplotni
polymorf cinabaritu) a oxidy Fe, které byly skladkovany v blizkosti hutnich zatizeni (Rytuba
2005). Po tézebni cinnosti byly na mist¢ zanechany dilni vysypky, bez jakychkoliv
preventivnich opatfeni k zamezeni §ifeni kontaminace rtuti do Zivotniho prostredi (Hojdova et
al. 2008). V budoucnu tak muize dochazet k chemické a fyzikéalni desperzi rtuti
do prostiedi kolem vysypek (Loredo et al. 2005). Rtut’ se mtize rozptylovat z t€Zebnich mist,
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do sedimentti a povrchovych vod, kde mtize byt pomoci bakterii redukujicich sirany pfeménéna
na metylrtut’ a zaclenéna do potravniho fetézce (Bueno et al. 2007). Podle Rytuba (2003)
dochazi k uvolnéni a transportu rtuti z dilniho odpadu pievazné ve formé ¢astic a koloidu, které
jsou obohacené rtuti. Koloidni HgS byl identifikovan jako dominantni forma rtuti,
transportovana z dulniho odpadu (Lowry et al. 2004). Jako ptevladajici formy rtuti v padé
Vv oblasti tézby byl identifikovan cinabarit, metacinabarit a  kovova  rtut
(Loredo et al. 2005).

Zdroj rtuti pro lesni ptidy predstavuje mokra depozice a opad (Grigal 2003). Byla studovana
kontaminace lesniho humusu rtuti a bylo zjisténo, Ze stiedni Cechy jsou jednou z nejvice
kontaminovanych oblasti v Ceské republice, kde se koncentrace rtuti pohybovaly
od 0,9 do 1,25 pg/g (Suchara & Sucharova 2002). Na Piibramsku, kde se diive tézily
a zpracovavaly rudy Ag, Pb, Fe, Hg, byla zjisténa kontaminace rtuti v Ah horizontu lesnich ptad
az 6,5 ug/g (Ettler et al. 2007). Pro srovnani je pramérna koncentrace rtuti pro evropské orné a
lesni pady je uvadéna asi 0,14 ug/g (Grigal 2003). Duvodem takto vysokych koncentraci je
pramyslova ¢innost soustfedéna v této oblasti, predevSim historicka tézebni a hutni ¢innost
Vv Piibrami, historickd ¢innost ocelafského primyslu a probihajici provozy cementarenského
prumyslu a chlor-alkalickych zavoda (Suchara & Sucharova 2002).
archivii nejnizsi na jihu Sumavy (od poéatku 20. stoleti primér 24 pg/m2/rok) (Zuna et al.
2012). Nejvyssi hodnoty byly zjistény v centralni oblasti Brd (primér 104 ug/m?/rok) (Ettler et
al. 2007).

Celosvétoveé byly nejvyssi obsahy rtuti zjistény v pudach pobliz doli v Almadén ve
Spanélsku (<8889 mg/kg) kde probihala t&Zba a zpracovani rud po 2000 let. V opuiténé t&Zebni
oblasti na Aljasce byly zjistény koncentrace rtuti 5326 mg/kg (Bailey et al. 2002). V Idriji ve
Slovinsku, kde se tézila rtut’ 500 let, byly zjistény obsahy <2759 mg/kg (Gosar et al. 2006).

3.1.11. Doprovodné prvky

Zkoumana zrna tetraedritu z Jedové hory obsahovala primérné 18,26 hm. % Hg, Cu byla
obsazena z 33,71 hm. %, obsah Fe 1 Zn byl nizky. Byl zji§t€n vyssi obsah Sb nez As. Ag, Ca,
Co a Se byly zjistény jen ve stopovych mnozstvich, zatimco Pb, Ni a Bi nebyly viubec pfitomny.
Byly zkoumany také doprovodneé mineraly — chalkopyrit a siderit. V chalkopyritech nebyly
zjiStény obsahy vedlejSich prvkl, v sideritech byly nalezeny méné vyznamné obsahy
magnezitovych a kalcitovych komponentt (Velebil & Losos 2008).

Na 6 km dlouhém transektu kolem doli feky Valdeazogues u Spanélské obce Almadén byla
zjisténa pramérna koncentrace rtuti v pudach a horninach 477,03 mg/kg susiny. Ve srovnani
s regionalni pozad’ovou hodnotou se jedna o velmi vysokou hodnotu. Ve velkém procentu
vzorkll byly zjistény detekovatelné hladiny Cr, V, Ni, Pb, As a Cu. Hodnoty Cd byly pod
detekovatelnym rozsahem pro vSechny testované vzorky (Bueno et al. 2007).

Vysledky chemickych analyz pud z profild Mwakitolyo v Tanzanii ukazuji vysoké hladiny
As a Hg v hornich 10 cm v misté, kde se zpracovavalo zlato. Byly zjistény obsahy
As 88 mg/kg a Hg 2,495 mg/kg. Ostatni prvky (Cd, Cr, Cu, Pb a Zn), které byly méfené
V pudnich profilech, odpovidaji pozadovym hodnotam. Prezentovana data ukazuji, ze ztraty
rtuti béhem amalgamace jsou vysoké. Zvysené koncentrace rtuti v pidach v bezprosttednim
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okoli mist zpracovani zlata jsou pravdépodobné disledkem fyzické ztraty rtuti drobnymi téZati
behem procesu amalgamace. Zvysené koncentrace arsenu v padach s nejveétsi pravdépodobnosti
souvisi s vyskytem arsenopyritu (FeAsS2) (Straaten 2000).

Vysoké koncentrace Hg a As v pudach v blizkosti mist amalgamace zjistili také Lacerda
a Salomons (1998) v Jizni Americe.
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4 Metodika
4.1. Vzorkovani

Na dvou lokalitach, kde se v minulosti tézil cinabarit (Horni Luby u Chebu a Jedova Hora u
Hoftovic), byly odebrany reprezentativni vzorky pudy. Pro srovnani byly odebrany vzorky v
lokalite Libcice u Nového Knina, kde se rtut’ pouzivala k ziskavani zlata amalgamaci.

Na kazdé lokalité bylo nahodné vybrano 7 bodi. Na Jedové hote a v Hornich Lubech byly
nahodné body vybrany v mistech, kde se diive dolovalo. V Lib¢icich byly body vybrany v okoli
ruin budov, kde se zpracovavala ruda. V kazdém bodé¢ byla vykopana sonda o rozmérech
20 x 20 cm do hloubky 25 cm. Zemina byla poté rozd¢lena do horizontl a z kazdého horizontu
byl odebran reprezentativni vzorek.

Vzorky byly vysuSeny pii laboratorni teploté, rozdrceny v tfeci misce a prosety sitem o
prameéru ok 2,0 mm.

4.2. Analytické metody
4.2.1. Stanoveni ptidni vyménné reakce

Pro stanoveni vyménné pudni reakce bylo navazeno 10 g vzorku zeminy, ktery byl zalit
0,01 mol.1! roztokem CaClz v celkovém mnozstvi 50 ml. Piipravend smés byla po dobu
60 minut promichdvéna na tfepacce a poté se nechala dal$ich 60 minut odstat. Nasledné byla
zmétena hodnota pH pomoci digitalniho pH metru se sklenénou elektrodou. Piidni reakce byla
vyhodnocena na zakladé hodnot uvedenych v Tabulce 2.

Tabulka 2 Hodnoty ptidni reakce

pH Pidni reakce
do 4,5 extrémné kysela
46-5,0 siln¢ kysela
51-55 kysela
56-6,5 slabé¢ kysela
6,6 7,2 neutralni
7,3-17,7 alkalicka

Nad 7,7 silné alkalicka
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3.1.2. Stanoveni pseudocelkového obsahu prvkia v padé

Pro stanoveni pseudocelkovych obsaht prvka v pudé bylo navazeno 0,5 g vzorku zeminy.
Navazka byla poté zalita 10 ml lucavky kralovské. Lucavka kralovskd byla pfipravena
smichanim kyseliny chlorovodikové a kyseliny dusi¢né v poméru 3:1 (obé Analpure®,
Analytika, CR). Pfipravené vzorky byly vlozeny do teflonovych reakénich nadob, kde v
uzavieném systému s mikrovinnym ohievem (Ethos 1, MLS GmbH, Némecko) probihala
extrakce po dobu 45 minut. Po vychladnuti nadob byly vzorky ptevedeny do 25 ml zkumavek
a doplnény po rysku demineralizovanou vodou. Vzorky byly promichany a vloZeny do pfistroje
Agilent 720 (Agilent Technologie, Inc., USA), kde pomoci metody emisni spektrometrie s
indukéné vazanym plazmatem (ICP — OES) byly zméfeny pseudocelkové obsahy prvku ve
vzorcich.

3.1.3. Vyluh v kyseliné octové

Pro stanoveni mobilnich podilt prvkii ve vzorcich byl navdzen 1 g zeminy, ktery byl ndsledné
zalit 20 ml 0,11 M roztokem kyseliny octove (CH3COOH). Takto pfipravené vzorky byly
promichavany na tiepacce po dobu 16 hodin. Reak¢ni smés byla poté odstiedéna po dobu
7 minut pti 3000 otackach za minutu, pomoci centrifugy (Hettich Universal 30 RF, Némecko).
Pro stanoveni obsahu prvka v extraktech byla pouzita metoda ICP — OES pomoci piistroje
Agilent 720 (Agilent Technologie, Inc., USA).

3.1.4. Stanoveni rtuti

Stanoveni nizkych obsaht rtuti v zeminach bylo dosaZzeno pomoci jednoucelového
analyzatoru AMA-254 (Leco Instruments, USA), bez piedchoziho rozkladu vzorkd. Bylo
navazeno 15 mg vzorku, ktery byl umistén na spalovaci lodicku a zaveden do spalovaci trubice
pomoci povelu z fidiciho pocitace. Vzorek byl poté vysuSen a spalen pomoci spalovaci pece
S fizenym ohfevem. Ptes katalyzator prochdzeji rozkladné produkty, které jsou dale vedeny pres
amalgamator, kde je selektivné zachycena rtut’. Z amalgamaétoru je poté kratkodobym ohievem
uvolnéna rtut’ do méfici kyvety, kde je mérena absorbance zaieni atomy rtuti o vinové délce
253,65 nm a vyhodnocena metodou externi kalibrace. Zdrojem zafeni je nizkotlaka rtutova
vybojka (Szakova et al. 2004).

Vzorky, jejichZ obsah rtuti piesahoval kalibra¢ni rozsah analyzatoru AMA-254, byly déale
rozlozeny s naslednym stanovenim ICP-MS. Béhem rozkladu tak bylo dosaZeno nafedéni
vysokych obsahil rtuti ve vzorku. Bylo navaZzeno 250-300 mg homogenizovanych vzorki pid
s presnosti 1 mg do kiemennych 35 ml zkumavek. Ke vzorkiim byla ptidana lu¢avka kralovska
(4,5 ml HCl a 1,5 ml HNOs3; obé Analpure®, Analytika, CR). Vzorky byly nasledné uzavieny
vickem a podrobeny extrakci v mikrovinném rozkladném zatizeni (Discover SP-D, CEM Corp.,
USA). Pro extrakci byl aplikovan tento teplotni program: ohiev na 140 °C v prib&éhu 5 min,
udrzeni teploty 140 °C po dobu 5 min, dal$i ohfev na teplotu 170 °C v priitbéhu 7 min a udrzeni
této teploty po dobu 7 min. Ziskané kyselé extrakty byly po zchlazeni natfedény ultracistou
vodou (> 18,2 MQ/cm; Milli-Q systém, Millipore, SAS, Francie) na kone¢ny objem 45 ml.
Pied analyzou byly vzorky fedény jesté 10x (1 ml vzorku a 9 ml fediciho roztoku). Redicim
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roztokem byl 0,18% (m/v) cystein v 2% HNOa. V takto pfipravenych vzorcich byla stanovena
koncentrace Hg technikou hmotnostni spektrometrie s induk¢éné vazanym plazmatem (ICP-MS,
Agilent 7700x, Agilent Technologies Inc., USA). Spravnost méteni ICP-MS byla ovéfena
analyzou kontrolnich laboratornich vzorkti pfipravenych z certifikovaného referen¢niho
materialu SRM 1641d (Mercury in water, NIST).

4.3. Zpracovani dat

Pro statistické vyhodnoceni dat byly v programu Microsoft Excel vyuzity zakladni popisné
charakteristiky jako maximalni hodnota, minimalni hodnota, pramér a smérodatna odchylka.
Pearsonovy korelacni koeficienty byly vyhodnoceny v programu Statistica (StatSoft CR s.r.o.
- TIBCO Software Inc).

4.3.1. Stanoveni RAC

Risk Assessment Code (RAC) slouzi k odhadu mobility prvku v pude a jejich schopnosti
nasledné vstoupit do potravniho fetézce. RAC byl stanoven pomérem obsahu prvku
extrahovatelného 0,11M CH3COOH a pseudocelkového obsahu tohoto prvku v pude.
Vyhodnoceni probéhlo na zakladé kritérii v Tabulce 3 (Jain et al. 2007).

Tabulka 3 Kritéria RAC

RAC Kritérium
Z4dné riziko <1%
Nizké riziko 1-10 %
Stfedni riziko 11-30 %
Vysoké riziko 31-50 %

Velmi vysoké riziko  >50 %

4.3.2. Faktor kontaminace

Faktor kontaminace (CF) je kvantifikaci stupné kontaminace ve vztahu k pramérnému
zastoupeni piislusného kovu v zemské kure nebo k naméfenym pozad’ovym hodnotam z
geologicky podobné a nekontaminované oblasti (Jimoh et al. 2020).

CF se vyjadtuje rovnici:

Cs

CF =
CRefs

(Cs - celkovy obsah v padé na posuzované lokalite (mg/kg), CRefs - pozad’ova koncentrace
(mg/kg)).
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Uroveti kontaminace byla vyhodnocena na zikladné hodnot v  Tabulce

(Shaheen et al. 2017).

Tabulka 4 Jednotlivé stupné kontaminace

CF

<1
1<CF<3
3<CF<6)
>6

Uroveii kontaminace
nizky stupen

stiedni stupen
zavazny stupen

velmi vysoky stupen
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5 Vysledky
5.1. Vyménna pudni reakce

Vyménna pudni reakce byla v jednotlivych odbérovych bodech v Lib¢icich naméfena
Vv rozmezi od 5,9 do 6,7. Primérnd hodnota Cinila 6,31, jedna se tedy o slabé kyselé pudy.

[AA4

hodnota byla zjisténa v bodé 6 (A horizont). Variabilitu hodnot pidniho pH dle jednotlivych
lokalit a ptidnich horizonti uvadi Obrazek 8.

7.0
Lib¢ice

6.0

5.0
pH
4.0

3.0
FH A|FH A|FH A|FH A |FH A |FH A |FH A

1 2 3 4 5 6 7
Odbérové body (horizonty)
Obrazek 8 Variabilita hodnot ptidniho pH v Lib¢icich

Hodnoty vyménné ptdni reakce se na Jedové hote pohybovaly v rozmezi od 3,5 do 5,7.
kyselou pudu. Nejvyssi pH bylo naméfeno v bodé 2 v horizontu A s hodnotou 5,7. Vyssi
hodnoty byly také naméfeny v bod¢ 4, kde pramérné pH dosahovalo hodnoty 5,3.

Praimérné pH na této lokalité bylo 4,6, coz odpovida siln¢ kyselé ptidé. Variabilitu hodnot
pudniho pH dle jednotlivych lokalit a ptidnich horizonti uvadi Obrazek 9.

7.0

Jedova hora

6.0

5.0

pH
4.0

3.0
FHA BIFHA BIFHH A BIFHA B|[FH A B|FH A B|A B

Odbéroveé body (horizonty)
Obréazek 9 Variabilita hodnot pidniho pH v na Jedové hote
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Na lokalit¢ v Hornich Lubech se pudni vyménna reakce pohybovala v rozmezi od 3,2 do 5,1.
pH byly naméteny v bod¢ 2, kde priimér €inil 3,5. Nejvyssi hodnoty byly zjistény v bodé 5, kde
primé&rné pH dosahovalo 5,0. Variabilitu hodnot pidniho pH dle jednotlivych lokalit a pidnich
horizontl uvadi Obrazek 10.

7.0
Horni Luby
6.0

5.0

pH
4.0

3.0

H A\FHAB|F HAB|H A|F A|F A|F A

Odbérové body (horizonty)

Obrazek 10 Variabilita hodnot pudniho pH v Hornich Lubech
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5.2. Pseudocelkové obsahy prvki

Pro vyhodnoceni celkovych obsahti prvki v pudach extrahované lucavkou kralovskou byly
zjisténé hodnoty porovnavany s preventivnimi hodnotami stanovenych ve vyhlasce
¢. 153/2016 Sh. pro bézné pudy. Obsahy prvkd, které prekrocily tyto preventivni hodnoty jsou
vyznaceny Cervene.

V lokalité Lib¢ice byly zjistény nejvyssi hodnoty u As a Hg. Nejvyssi obsahy zminénych
prvki byly nalezeny v odbérovém bod¢ 1 (As 122 mg/kg, Hg 15,5 mg/kg). Preventivni hodnoty
byly v bodé 1 pievyseny v piipadé As 6krat a u Hg 52krat. Preventivni hodnoty byly v ptipadé
Hg ptekroceny ve vsech odbérovych bodech, u As byla prekroc¢ena ve vsech bodech kromé
bodu 2. Vysoké obsahy Cd, Cu, Pb a Zn v bodé¢ 3 rovnéz piekrocily preventivni hodnoty.
Pramérné obsahy Be, Cd, Co, Cr, Ni a V byly podlimitni. Pseudocelkové obsahy vSech
sledovanych prvkl v piidach uvadi Tabulka 5.

Tabulka 5 Pseudocelkové obsahy sledovanych prvkt v ptidach v lokalité Libéice
Odbérovy  As Be Cd Co Cr Cu Hg* Ni Pb V Zn
bod mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg
122 0,650 0,540 124 179 493 155 10,2 36,3 594 955
179 0,430 0,196 116 169 194 0,663 791 16,3 60,0 77,0
76,2 1,18 0511 245 73,8 121 569 43,6 162 84,6 185
71,5 0,624 0,440 11,2 20,3 423 445 103 19,2 69,8 89,8
43,9 0,490 0,256 9,50 19,1 299 427 935 11,8 564 634
39,2 0568 0,358 105 225 331 6,01 111 12,7 641 77,2
359 0,643 0418 11,8 280 306 245 142 144 685 94,0
Min 179 04 02 95 169 194 0,7 79 118 564 634
Max 122 12 05 245 738 121 155 436 162 85 185
Primeér 581 0,7 04 131 284 465 56 152 389 66,1 974
Smér. odch. 349 02 01 51 204 342 48 12,7 547 95 40,2
*celkovy obsah

~N o OB W DN B

Ve vzorcich z Jedové hory byly zjistény velmi vysoké obsahy As, Hg, Pb a Zn. Nejvyssi
zjisténé obsahy byly nasledujici: As 53,1 mg/kg a Zn 315 mg/kg (bod 7), Hg 136 mg/kg
(bod 7), Pb 133 mg/kg (bod 3). Obsah As piekrocil preventivni hodnotu ve v§ech odbérovych
bodech. V ptipadé Hg byl obsah ptekrocen ve vSech bodech kromé bodu 5. Obsahy Zn, Cd, Co
a Ni byly rovnéz v nékolika bodech nadlimitni. Hodnoty Be, Pb a V byly nadlimitni pouze ve
dvou bodech. Pseudocelkové obsahy vsech sledovanych prvka v ptidach uvédi Tabulka 6.
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Tabulka 6 Pseudocelkové obsahy sledovanych prvki v pudach v lokalité Jedova Hora
Odbérovy  As Be Cd Co Cr Cu Hg* Ni Pb V Zn
bod mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg

1 37,1 2,28 0,584 36,1 107 47,0 4,78 91,7 49,8 132 163
2 53,1 198 142 597 653 394 823 83 114 106 247
3 392 1,73 0878 39,8 593 37,0 8,75 533 133 107 212
4 380 164 176 189 623 301 890 302 414 120 123
5 330 1,22 0,225 512 539 121 0,221 115 389 811 78,7
6 259 104 0313 142 393 369 197 20,1 403 73,0 106
7 30,3 2,11 161 405 724 452 136 684 732 150 315
Min 259 10 02 51 393 121 0,2 115 389 730 78,7
Max 531 23 18 59,7 107 470 136 91,7 133 150 315
Primér 3,7 1,7 10 306 657 354 51,2 70,2 110 178

Smér. odch. 86 05 0,6 188 21,1 11,7 483 314 389 270 84,8
*celkovy obsah

Na lokalité v Hornich Lubech byly zjistény nejvyssi obsahy Hg a Zn. Nejvyssi obsah Hg byl
117 mg/kg (bod 7), v ptipadé Zn 617 mg/kg (bod 5); Hg tak pfevySuje preventivni hodnotu
390krét a Zn 5krat. Obsahy Hg byly nadlimitni ve vSech odbérovych bodech s primérnou
hodnotou 40,9 mg/kg. U Zn byla ptekro¢ena preventivni hodnota ve ¢tytech piipadech, u Pb ve
tiech. Oproti pfedchozim lokalitdm byl obsah As nadlimitni pouze v bod¢ 7. VSechny bsahy
Cd, Co, Cr, Ni a V byly podlimitni. Pseudocelkové obsahy vsech sledovanych prvkia v ptudach
uvadi Tabulka 7.

Tabulka 7 Pseudocelkové obsahy sledovanych prvkt v pudach v lokalit¢ Horni Luby
Odbérovy  As Be Cd Co Cr Cu Hg* Ni Pb V Zn
bod mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg

1 16,2 186 0,320 13,5 41,7 40,2 342 27,7 641 620 196
2 175 1,63 0,092 126 450 204 56,1 252 542 655 874
3 13,7 139 0,15 189 321 350 99 29,8 386 404 155
4 17,4 201 0,124 928 325 208 505 204 103 452 84,0
5 16,8 1,77 0,294 123 46,5 18,1 154 251 550 655 617
6 141 157 0,118 838 440 128 33 216 498 619 785
7 27,0 3,43 0,140 141 476 38,7 117 291 673 64,2 132
Min 13,7 14 01 84 321 128 33 204 386 404 785
Max 270 34 03 189 476 402 117 298 103 655 617

Pramér 175 20 02 12,7 413 266 409 256 61,7 57,8 1930
Smér. odch. 44 07 01 35 65 11,1 392 36 204 105 1920
*celkovy obsah
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5.2.1. Faktor kontaminace (CF)

Pro jednotlivé lokality byl vypocten vztah primérného zastoupeni prvkl v pidnich vzorcich
a preventivnich hodnot stanovenych ve vyhlasce ¢. 153/2016 Sh. pro bézné pudy.

Ve vsech tech lokalitach predstavovala Hg velmi vysoky stupen kontaminace. Nejvyssich
hodnot dosahovala Hg v Hornich Lubech, kde preventivni limit pfekrocila az 390krat (bod 7).
Dalsi v poradi je lokalita Jedova hora, kde byl limit pfekro¢en maximalné¢ 451krat (bod 7),
Vv ostatnich bodech vsak byly hodnoty vétSinou niz$i nez v Hornich Lubech. V Lib¢icich byly
obsahy Hg byly o néco nizsi, ale nejvyssi hodnota ptekrocila preventivni limit 52krat (bod 1).

As predstavoval zdvaznou kontaminaci jen v LibCicich a na Jedové hote. V Libcicich
prekrocil As az 6krat (bod 1) a jedna se tak o velmi vysoky stupen kontaminace. V bod¢ 3 a 4
byly zjistény o néco nizsi hodnoty, které predstavuji zavazny stupen kontaminace. V ostatnich
bodech (kromé 2) se jednalo o stfedni stupeii kontaminace As. Na Jedové hote ptedstavovala
kontaminace As stiedni stupen kontaminace ve vSech odbérovych bodech.

Hodnoty Cd byly vysoké ptedev§im na Jedové hote, kde nejvyssi hodnota piesahovala
preventivni limit az 3,5krat (bod 4). V Libcicich byly obsahy Cd niz$i a v Hornich Lubech

Dalsim prvkem, ktery pomérné Casto piekracoval preventivni hodnoty byl Zn. V Hornich
Lubech je pieséhl az Skrat (bod 5), na Jedové Hote az 2,6krat (bod 7). V Lib¢icich nebyly
obsahy Zn tak vysoké.

Obsahy Co, Ni a V ptesahovaly preventivni hodnoty jen v n€kolika bodech na Jedové hote,
kde se jednalo o stfedni stupent kontaminace.

Vsechny hodnoty faktoru kontaminace pro jednotlivé prvky a odbérové body uvadi
Tabulka 8.
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Tabulka 8 Hodnoty faktoru kontaminace CF pro jednotlivé prvky a odbérové body

Odbérovy bod As Be Cd Co Cr Cu Hg Ni Pb V Zn
Lib¢ice
1 6,1 03 11 04 02 08 518 02 06 05 08
2 0,9 02 04 04 02 03 22 02 03 05 06
3 3,8 06 10 08 08 20 190 09 27 0,7 15
4 3,6 03 09 04 02 07 2148 02 03 05 07
5 2,2 02 05 03 02 05 142 02 02 04 05
6 2,0 03 o7 04 03 06 200 02 02 05 06
7 1,8 03 08 04 03 05 82 03 02 05 08
Jedova Hora
1 19 11 12 12 12 08 159 18 08 10 14
2 2,7 10 28 20 o077 07 274 17 19 08 21
3 2,0 09 18 13 07 06 292 11 22 08 18
4 1,9 08 35 06 07 05 297 06 07 09 10
5 1,7 06 04 02 06 02 07 02 06 06 07
6 1,3 o5 06 05 04 06 655 04 07 06 09
7 1,5 11 32 14 08 08 4506 14 12 12 26
Horni Luby
1 0,8 09 06 05 05 07 1139 06 11 05 16
2 0,9 08 02 04 05 03 1870 05 09 05 07
3 0,7 o7 03 06 04 06 330 06 06 03 13
4 0,9 10 02 03 04 03 1683 04 17 03 0,7
5 0,8 09 06 04 05 03 512 05 09 05 51
6 0,7 08 02 03 05 02 111 04 08 05 07
7 1,3 17 03 05 05 06 394 06 11 05 11
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5.3.  Vyluh v kyseliné octové

Na lokalité LibCice byly nejvyssi extrahovatelné obsahy u prvk Zn a As. V horizontu FH
byl primérny obsah extrahovatelného Zn 11,7 mg/kg, v horizontu A se primér snizil zhruba na
polovinu. Obsah extrahovatelného As ¢inil v horizontu FH v praméru 2,7 mg/kg a v horizontu
A se pramér snizil také zhruba o polovinu. Primérny obsah extrahovatelného Co byl
v horizontu FH 0,683 mg/kg, zatimco v horizontu A se pramér zvysil na 1,67 mg/kg. Primérny
obsah Cu se také zvysil z 0,417 mg/kg v horizontu FH na 1,07 mg/kg v horizontu A. Obsah Ni
se Vv horizontu A se oproti nadloznimu horizontu zvysil zhruba 2,5krat. Primérné obsahy Cd
byly v obou horizontech podobné. Obsahy extrahovatelného Be, Cr a Pb byly pod mezi detekce
stanoveni. V Tabulce 9 jsou vyhodnoceny extrahovatelné obsahy vSech zjist'ovanych prvkd.

Tabulka 9 Obsahy prvki extrahovatelné 0,11 mol/L roztokem kyseliny octové dle
jednotlivych horizontti — lokalita LibcCice
As Be Cd Co Cr Cu Ni Pb \% Zn
mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg
Horizont FH
Min 0,64 a 0,061 0,382 a 0,193 0,178 a 0,145 8,60
Max 588 a 0,118 3,05 a 2,688 2,235 a 0,222 23,9
Primér 2,70 0,081 0,683 a 0,417 0,268 0,185 11,7
Smeérod.
odchylka 1,92 a 0,012 0,206 a 0,241 0,096 a 0,029 2,75
Horizont A
Min 0,709 a 0,065 0,699 a 0,296 0,240 a 0,131 161
Max 588 a 0,118 3,05 a 269 224 a 0,222 239
Primér 150 a 0,082 167 a 1,07 0,709 a 0,174 6,92
Smérod.
odchylka 0,658 a 0,020 0,713 a 0,790 0,690 a 0,036 7,70

a) Data pod mezi detekce stanoveni pouzité analytické techniky
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Nejvice extrahovanym prvkem byl v pidnich vzorcich z Jedové hory Zn s primérnym
obsahem v FH horizontu 11,8 mg/kg. V horizontu A byl obsah Zn stale vysoky s prumérnou
hodnotou 9,48 mg/kg a v horizontu B se prumér snizil na 3,42 mg/kg. Druhy nejvyssi obsah
extrahovatelného prvku byl u Ni, sprumérmou hodnotou 1,07 mg/kg v horizontu FH
a 1,45 v horitzontu A. V horizontu B byl obsah Ni dvojnasobné vys$$i nez v horizontu FH,
S hodnotou 2,08 mg/kg. Primérny obsah extrahovatelného Pb byl v horizontu FH 0,927 mg/kg,
Vv horizontu A se lehce zvysil, ale v horizontu B byl jiz pod mezi detekce stanoveni. Obsahy Be,
Co a Cu se se zvysujici hloubkou lehce zvySovaly, zatimco obsah Cr byl ve vSech horizontech
podobny. Obsah As byl ve v§ech horizontech pod mezi detekce stanoveni. V Tabulce 10 jsou
vyhodnoceny extrahovatelné obsahy vSech zjistovanych prvk.

Tabulka 10 Obsahy prvkl extrahovatelné 0,11 mol/L roztokem kyseliny octové dle
jednotlivych horizonti — lokalita Jedova Hora
As Be Cd Co Cr Cu Ni Pb \% Zn
mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg

Horizont FH
Min a 0,014 0,051 0,205 0,130 0,111 0,238 0,548 0,124 4,00
Max a 0,031 0,275 142 0,210 0,262 226 181 0,288 16,5
Primér a 0,024 0,164 0,742 0,162 0,194 1,07 0,927 0,192 11,8
Smeérod.
odchylka a 0,008 0,095 0,422 0,042 0,055 0,747 0,460 0,062 3,97
Horizont A
Min a 0,023 0,040 0,182 0,154 0,145 0,187 0,466 0,147 2,80
Max a 0,075 0,357 188 0,169 0,329 264 249 0,250 154
Primér a 0,044 0,172 0,893 0,162 0,206 145 108 0,183 9,48
Smérod.
odchylka a 0,021 0,124 0,581 0,008 0,068 0,982 0,949 0,033 4,28
Horizont B
Min a 0,014 0,042 0556 0,144 0,113 0,322 a 0,128 0,967
Max a 0,176 0,330 3,88 0,183 0551 435 a 0,231 9,03
Primér a 0,096 0,133 1,383 0,162 0,343 2,08 a 0,173 3,42
Smérod.
odchylka a 0,052 0,110 1,264 0,018 0,156 1,26 a 0,048 2,88

a) Data pod mezi detekce stanoveni pouzité analytické techniky
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Na lokalit¢ Horni Luby byl nejvice extrahovatelnym prvkem opét Zn, S nejvyssi praimérnou
hodnotou v horizontu A 23,1 mg/kg. Dalsim v potfadi byl Cu s primérmym obsahem
Vv F horizontu 1,7 mg/kg. Jeho primérny obsah se v horizontech H a A postupné sniZoval, ale
V horizontu B se opét zvysil na primérnou hodnotu 2,0 mg/kg. Obsah Pb byl ve vSech
horizontech podobny, obsah Cr byl detekovatelny jen v horizontech H a A. Obsah Ni, V a Be
se s hloubkou lehce snizoval. Obsah As byl, stejné€ jako na pfechozi lokalité, pod mezi detekce
stanoveni. V Tabulce 11 jsou vyhodnoceny extrahovatelné obsahy vSech zjistovanych prvkd.

Tabulka 11 Obsahy prvkd extrahovatelné 0,11 mol/L roztokem kyseliny octové dle
jednotlivych horizontd — lokalita Horni Luby

As Be Cd Co Cr Cu Ni Pb V Zn
mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg
Horizont F
Min a 0,037 0,041 0,172 a 0,244 0,616 0,460 a 2,77
Max a 0,444 0,059 1,08 a 316 0,859 133 0,177 6,87
Promér a 0,137 0,050 0,628 a 1,70 0,738 0,896 0,088 4,82
Smeérod.
odchylka a 0,174 0,013 0,645 a 2,06 0,172 0,617 0,125 2,90
Horizont H
Min a 0,041 0,000 0,336 a 0,286 0,698 a a 4,57
Max a 0,131 0,099 1,16 0.131 0,779 199 141 0,214 216
Primér a 0,084 0,052 0,623 0.033 0,483 1,15 0,660 0,118 9,84
Smeérod.
odchylka a 0,037 0,040 0,368 0.066 0,210 0,583 0,595 0,089 7,98
Horizont A
Min a 0,012 0,015 0,138 a 0,293 0,611 a a 4,26
Max a 0,281 0,100 0,673 0.119 109 126 189 0,161 772
Primér a 0,112 0,059 0,347 0.032 0,586 0,998 0,660 0,088 23,1
Smeérod.
odchylka a 0,082 0,036 0,187 0.055 0,313 0,226 0,677 0,063 28,3
Horizont B
Min a 0,050 0,004 0,463 a 0,843 0,641 a a 3,00
Max a 0,083 0,008 1,315 a 3,16 0,941 150 0,056 6,44
Primér a 0,066 0,006 0,889 a 2,00 0,791 0,751 0,028 4,72
Smérod.
odchylka a 0,023 0,003 0,602 a 164 0212 1,06 0,040 2,43

a) Data pod mezi detekce stanoveni pouzité analytické techniky
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5.3.1. Risk Assesment Code

K odhadu mobility prvku v ptd¢ a jejich nésledné schopnosti vstoupit do potravniho fetézce
byl vypocten Risk Assesment Code (RAC) viz Tabulka 12.

V Libcicich byly nejvy$si hodnoty vypocteny pro Cd, kde jeho primérma hodnota RAC
pfedstavovala 20,2 %. Druhy v potadi byl Co, s primérnou hodnotou 13 %. V obou ptipadech
jde o stfedni riziko. As, Be, Cu, Ni a Zn ptedstavuji pouze nizké riziko. V zde neptedstavuje
riziko zadné. Hodnoty Pb a Cr byly pod mezi detekce stanoveni.

Na Jedové hote byly nejvyssi hodnoty vypocteny opét pro Cd, s primérnou hodnotou
19,6 % a maximalni hodnotou 29,4 %. Hodnoty Co jsou v tomto piipadné nizsi a predstavuji
pouze nizké riziko. Stejné tak jsou nizkym rizikem Be, Ni, Pb a Zn. Hodnoty Cr, Cu a V jsou
nizké a nepredstavuji tak zadné riziko. Oproti pfedchozi lokalité¢ byl As pod mezi detekce
stanoveni.

V Hornich Lubech byla hodnota Cd nejvyssi, s primérem 34,5 %, maximalni hodnota
dosahovala 71,7 %. Z hlediska primérné hodnoty se jedna o vysoké riziko. Druhym v pofadi
je Zn s primérnou hodnotou 11,3 % a maximalni hodnotou 35,3 % a jedna se také o vysoké
riziko. Hodnoty Cu oproti Jedové hotfe lehce vzrostly, ale piedstavuji pouze nizké riziko.
Hodnoty Be, Co, Cu, Ni a Pb byly nizké, podobné jako na ptedchozich lokalitach. | zde byl As
pod mezi detekce stanoveni. Hodnota V byla stejné jako u dalsich lokalit velmi nizka.

Tabulka 12 Hodnoty “Risk assessment code” (RAC) dle jednotlivych lokalit
As Be Cd Co Cr Cu Ni Pb \% Zn
% % % % % % % % % %

Libcice

Min 16 34 141 60 a 14 30 a 02 21
Max 27 79 262 185 a 40 67 a 04 12,9
Pramér 20 57 202 130 a 24 44 a 03 61
Smérod. 5o g 55 40 10 13 a 01 36
odchylka

Jedova Hora
Min a 11 44 09 02 03 16 08 01 23
Max a 33 294 52 04 09 49 20 03 110
Primér  a 23 196 28 03 05 27 14 03 59
Smérod. 0 78 18 01 02 12 06 01 29
odchylka

Horni Luby
Min a 08 94 11 a 10 24 07 02 27
Max a 140 71,7 5,0 a 4.0 49 2,4 0,2 35,5
Primér  a 60 345 29 a 24 39 13 02 113
Smérod. 42 189 1,6 a 11 08 07 00 111
odchylka

a) Data pod mezi detekce stanoveni pouzité analytické techniky

39



Tabulka 13 uvadi hodnoty korelacnich koeficientl pro vzajemny vztah hodnot RAC a

pudniho pH.

Na lokalité v Lib¢icich byla zjisténa silna nepiima linearni zavislost u Cd, Cu, Ni, V a Zn,
S klesajicim pH se tedy mobilni obsah prvki zvysoval. Stfedni linearni zavislost vykazovalo
pouze Be, s rostoucim pH se jeho mobilni obsah zvySoval.
Ve vzorcich z Jedové hory byla zji$téna silna nepfima linearni zavislost u Be, Cd, Ni, Pb a
V. Cu a Zn vykazovaly stfedni nepfimou linearni zavislost.
V Hornich Lubech byla vypoctena silna nepiima linearni zavislost pouze u Cd a V.
V ptipadé Ni byla zjisténa silnd piima linearni zavislost. Pb a Zn zde vykazovaly stfedni

nepiimou linearni zavislost.

Tabulka 13 Hodnoty korela¢nich koeficienti pro vzajemny vztah hodnot RAC a padniho pH

Lib¢ice Jedovd Hora  Horni Luby

As 0,256 - -

Be 0,597 -0,736 0,185
Cd -0,978 -0,756 -0,690
Co -0,248 -0,182 -0,100
Cr - - -

Cu -0,804 -0,487 -0,190
Ni -0,990 -1,000 0,888
Pb - -0,853 -0,507
\ -0,806 -0,865 -0,730
Zn -0,979 -0,479 -0,467
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6 Diskuze

Mnoho studii poukazuje na zvysené obsahy prvka v padé v oblastech ovlivnénych tézbou a
zpracovanim rtuti (Bailey et al. 2002; Higueras et al. 2003; Loredo et al. 2005; Gosar et al.
2006). Tézebni oblasti byly v minulosti po ukonceni své aktivity zanechany bez jakychkoliv
preventivnich opatfeni, které by zamezily Sifeni kontaminace rtuti do Zivotniho prostfedi
(Hojdova et al. 2008). Rtut’ se tak miize z téchto mist rozptylovat do sedimentli a povrchovych
vod, kde miize byt pomoci bakterii pfeménéna na metylrtut’ a za¢lenéna do potravniho fetézce
(Bueno et al., 2007). Garcia-Ordiales et al. (2018) prokéazali, ze v povrchovych sedimentech
Vv t&Zebni oblasti byl hlavni slou¢eninou HgS, v mensim zastoupeni pak také Hg?* a metylrtut’.
Rtut’ mize byt také pfeménéna na Hg® a volatilizovat do ovzdusi, nasledné tak mize byt
transportovana na velké vzdalenosti (Pacyna 2020).

Spolu se rtuti byly na lokalitach ovlivnénych téZbou a zpracovanim rtuti zjistény zvySené
obsahy i dal$ich rizikovych prvkia (Bueno et al. 2007; Velebil & Losos 2008; Umlaufova et al.
2018). Vysoké obsahy rizikovych prvki v padach, mohou mit negativni ucinky nejen na
biologické a fyzikalné-chemické procesy v pudach, ale i na zdravi ¢lovéka, a to nasledkem
jejich uvolnéni do potravniho fetézce (Tlusto$ et al. 2006). Diilni hlusina se Casto vyznacuje
nizkym pH, coz mize zvySit mobilitu rizikovych prvki (Lortzie et al. 2015). Se zvySujici se
kyselosti ptidy naopak roste silna afinita rtuti k organické hmot¢ (Lodenius 1989).

V této diplomové praci byly analyzovany vzorky pud, které byly odebrany ze tfech riznych
lokalit ovlivnénych téZbou. Prvni lokalitou byly Lib¢ice u Nového Knina, kde v minulosti
probihala t€Zba zlata a rtut’ zde byla pouzivana béhem procesu amalgamace (Vana et al. 2001).
Zvysené obsahy rtuti na lokalité jsou tak pouze antropogenniho ptiivodu. Druhou lokalitou byla
Jedova hora u Hofovic, kde byl ziskavan cinabarit jako vedlejsi produkt t€zby Zelezné rudy
(Hojdova et al. 2008). Tteti lokalita, Horni Luby u Chebu, je z hlediska dolovani cinabaritu v
Ceské republice historicky nejvyznaméjsi. Celkova produkce rtuti v Hornich Lubech byla
odhadnuta na 200 tun (Velebil 2009).

Pseudocelkové obsahy prvkii se v této praci porovnavaly s preventivnimi hodnotami obsaha
rizikovych prvka v zemédélské pudé, které jsou stanovené vyhlaskou ¢. 153/2016 Sb. o
stanoveni podrobnosti ochrany kvality zemédé¢lské pady. Stanovené preventivni hodnoty pro
bézné pudy jsou pro As 20 mg/kg, Be 2 mg/kg, Cd 0,5 mg/kg, Co 30 mg/kg, Cr 90 mg/kg, Cu
60 mg/kg, Hg 0,3 mg/kg (celkovy obsah), Ni 50 mg/kg, Pb 60 mg/kg, V 130 mg/kg a Zn 120
mg/kg.

6.1. Lib¢ice

V pudnich vzorcich z LibCic byly zjistény vysoké koncentrace As a Hg, které presahly
preventivni hodnoty, s primérnymi obsahy As 58,1 mg/kg a Hg 5,6 mg/kg. Vysoké obsahy
obou prvki v pudach v okoli mist, kde probihala amalgamace, zjistil také Lacerda a Salomons
(1998). Také Loredo et al. (2009) zaznamenali, Ze okoli doli, kde se t€Zi nebo v minulosti tézilo
zlato, je charakteristické pfitomnosti zvySenych obsahti Hg a As. Yun et al. (2016) pak zjistili,
7e S téZbou zlata souvisi také Cd a Pb. Vyssi obsahy As jsou pravdépodobné disledkem vyskytu
mineralt, které doprovazeji zlatonosné zily a horniny, naptiklad arsenopyritu (Straaten 2000).
Umlaufova et al. (2018) na této lokalité zjistili navic jesté vysoké koncentrace Cd, Cu, Pb a Zn.
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V této analyze obsahy Cd piesahly preventivni hodnotu jen ve dvou odbérovych bodech, Pb a
Zn Vv jednom bod¢ a obsah Cu byl podlimitni. Potencialni riziko zvySenych obsaht prvki pro
okolni prostfedi bylo odhadnuto pomoci hodnot RAC. Ptestoze obsahy As byly vysoké, jeho
mobilita pfedstavovala nizké riziko. Na rozdil od vétSiny ostatnich rizikovych prvki, mobilita
As se zvySujici se hodnotou pH pidy roste (Tlustos et al. 2006). Stejné tak predstavovaly nizkée
riziko i obsahy Be, Cu, Ni a Zn. Obsah Cd byl ve dvou odbérovych bodech nadlimitni a
z diivodu své vysoké mobility predstavuje stfedni riziko. Ptistupny obsah Cd se pod hodnotou
vyménné reakce v Libcicich byla 6,3, coz odpovida slabé kyselym ptiddm. To mtize vysvétlovat
tuto zvySenou hodnotu RAC pro Cd. Stiedni riziko pfedstavovala také hodnota RAC pro Co.
Obsah Pb zde byl nejvyssi ze vSech lokalit, s primérnym obsahem 70,2 mg/kg, avSak
extrahovatelné obsahy Pb byly pod detek¢nim limitem. Pb je v pudé velmi malo mobilni a
kontaminace timto prvkem ma tak vétSinou trvaly charakter (Tlustos et al. 2006).

6.2. Jedova hora

V piipadé Jedové hory se jedna o nejvice kontaminou lokalitu. Byly opét zjistény nejvyssi
obsahy u As a Hg. Primérny obsah As byl zde 36,7 mg/kg a Hg 26,5 mg/kg. Faktor
kontaminace pro Hg byl ve vzorcich z této lokality nejvyssi. Primarné se zde tézila zelezna
ruda, proto neni piekvapivé, Ze byly zjistény vysoké obsahy Co a Ni, které spolu navzajem
korelovaly (viz Ptiloha 1). Hodnoty Co a Ni pozitivné pozitivné korelovaly také s obsahy As,
coz muze souviset s tim, ze Co, Ni a As se v ptirodé¢ ¢asto vyskytuji spole¢né (Yildiz 2017).
Obsahy Cd byly v péti odbérovych bodech nadlimitni s primérmou hodnotou 1 mg/kg,
nekorelovaly v8ak s Zadnymi ostatnimi rizikovymi prvky. Nadlimitnim byl také v péti bodech
obsah Zn, ktery pozitivné koreloval s vétSinou ostatnich rizikovych prvki. Mobilita Zn se pfi
pH pudy > 4,5 snizuje (Balik et al. 1998). Ve vétsin¢ pud je Zn akumulovan v povrchovém
horizontu, protoze je snadno adsorbovan mineralni a organickou slozkou pudy
(Tlustos et al. 2006). V odbérovém bodé 3 bylo primérné pH 3,8, proto maximalni hodnota
RAC pro Zn poukazuje na stfedni riziko schopnosti bio-akumulace. Hodnota RAC byla u As
pod detekénim limitem analytické metody. Lze tedy konstatovat, Ze pies svilj vysoky obsah v
pudé ma As pouze omezenou bio-dostupnost. Podobné i u Ni, Co, Zn a Pb, které byly v nékolika
odbérovych bodech nadlimitni, maji nizkou mobilitu a pfedstavuji tak i nizkou hrozbu.

6.3. Horni Luby

Lokalita Horni Luby, méla po Jedové hote druhy nejvyssi faktor kontaminace Hg. Primérmny
obsah Hg ¢inil 40,9 mg/kg a presahl preventivni hodnoty ve vSech odbérovych bodech. Spolu
s Hg byly zjiStény i nadlimitni obsahy Zn a Pb. Maximalni obsah Zn zde byl az 617 mg/kg.
V piipadé Zn byla nejvyssi hodnota RAC 35,3, indikujici vysoké riziko mobility a nasledné
schopnosti vstoupit do potravniho fetézce. To souvisi s velice nizkou hodnotou pH
vV odbérovém bodé 2. Obsahy As a Cd byly oproti pfedchozim lokalitam podlimitni. V ptipadé
As byla hodnota RAC pod mezi detekce stanoveni. Piesto, Zze obsahy Cd byly podlimitni, bylo
zjisténo, Ze jeho mobilita je velmi vysoka, coz opét souvisi nizkym pH lokality, kdy se jedna o
extrémné kyselou ptidu. Be pfevysilo preventivni hodnoty ve dvou odbérovych bodech. M4 to
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pravdépodobné souvislost s As a Hg, jelikoz obsahy Hg zde velmi siln¢ korelovaly s Be a As.
Zbylé zkoumané rizikové prvky nepiesahly preventivni hodnoty.
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7 Zavér

e V Lib¢icich, Hornich Lubech a na Jedové hote byly odebrany reprezentativni vzorky
pudy a laboratorni analyzou byl stanoven celkovy obsah Hg, pseudocelkovy a
potencialné mobilizovatelny obsah rizikovych prvka a vyménna pidni reakce.

e V Libcicich laboratorni analyza zjistila ptekro¢eni preventivnich hodnot hlavné u Hg
a As. V Hornich Lubech byla vétsina prvka nadlimitnich, nejéastéji vSak As, Hg, Cd,
Zn a Co. Na Jedové hote byly opét prekroceny limity u Hg a v n€kolika ptipadech u
Zn a Pb.

e Na zaklad¢ analyzy potencialné mobilizovatelnych obsahi rizikovych prvka a pidni
vyménné reakce bylo zjisténo, ze pies vysoky obsah As byla jeho mobilita velice nizka
a nepredstavuje tak riziko. V ptipadé Cd je vSak situace odlisna. Piestoze obsahy Cd
nejvice pievysSovaly preventivni limity na Jedové hote, jeho mobilita byla na vSech
tfech lokalitach vysoka. Podil na tom ma nizké pH na téchto lokalitach. Obdobné Zn
v nékterych odbérovych bodech, bylo riziko bio-akumulace nizké, protoze je obecné
velmi malo mobilni.

e Nejvétsi environmentalni riziko u vSech tfech lokalit predstavuje Hg a Cd. S kyselou
vyménnou pudni reakci typickou pro tézebni oblasti je mobilita nékterych rizikovych
prvku, véetné Cd, vysokad. Hg se mize z téchto lokalit rozptylovat do sedimentl a
povrchovych vod, kde mize byt pomoci bakterii pfeménéna na metylrtut’ a zaclenéna
do potravniho fetézce. Hg mize byt také pfeménéna na plynnou rtut’ a volatilizovat
tak do atmosféry, kde miize byt transportovana na velké vzdalenosti.

e Lzeshrnout, Ze problematika Hg a Cd v tézebnich oblastech vyzaduje vice pozornosti,
je tieba blize porozumét jejich vniku do okolnich sloZek Zivotniho prostiedi a zabranit
tak akumulaci v rdmci potravnich fetézct. V ptipadé Cd je pak vhodné zaméftit dalsi
vyzkum na pitvod tohoto prvku v piidach, tedy na podrobnéjsi mineralogii a geochemii
danych lokalit. Z danych lokalit to ma vyznam zejména na lokalité Jedova hora, kde
byly obsahy Cd nejvyssi, ale tyto hodnoty nekorelovaly s obsahy Zzadného z dalsich
sledovanych rizikovych prvkd, coz mize naznacovat urcita specifika vazeb tohoto
prvku v podlozi i v pade¢.
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9 Samostatné prilohy

Priloha 1. Korela¢ni matice celkovych obsaha prvki v pidach dle jednotlivych lokalit;
korelaéni koeficienty oznac¢ené Cervené jsou statisticky vyznamné na hladiné vyznamnosti
o=0,05

Libcice

As Be Cd Co Cr Cu Hg Ni Pb \Y Zn
As 1,000 0,427 0,805 0,302 0,174 0,475 0,906 0,229 0,358 0,158 0,369
Be 0,427 1,000 0,659 0,953 0,947 0,978 0,195 0,967 0,952 0,898 0,973
Cd 0,805 0,659 1,000 0476 0,416 0,613 0,657 0,484 0,492 0,514 0,578
Co 0,302 0,953 0,476 1,000 0,952 0,955 0,082 0,971 0,982 0,859 0,977
Cr 0,174 0,947 0,416 0,952 1,000 0,935 -0,041 0,980 0,957 0,878 0,960
Cu 0,475 0978 0,613 0,955 0,935 1,000 0,246 0,954 0,979 0,836 0,964
Hg 0,906 0,195 0,657 0,082 -0,041 0,246 1,000 0,015 0,140 -0,123 0,127
Ni 0,229 0,967 0,484 0,971 0,980 0,954 0,015 1,000 0,968 0,880 0,959
Pb 0,358 0,952 0,492 0,982 0,957 0,979 0,240 0,968 1,000 0,813 0,973
vV 0,158 0,898 0,514 0,859 0,878 0,836 -0,123 0,880 0,813 1,000 0,888
Zn 0,369 0,973 0,578 0,977 0,960 0,964 0,127 0,959 0,973 0,888 1,000

Jedova Hora

As Be Cd Co Cr Cu Hg Ni Pb \Y Zn
As 1,000 0,473 0,221 0,696 0,260 0,125 -0,341 0,536 0,596 0,153 0,307
Be 0,473 1,000 0,405 0,762 0,861 0,689 0,330 0,922 0,375 0,881 0,710
Cd 0,221 0,405 1,000 0,381 0,112 0,265 0,326 0,271 0,230 0,481 0,455
Co 0,696 0,762 0,381 1,000 0,424 0,699 0,228 0,876 0,773 0,525 0,827
Cr 0,260 0,861 0,112 0,424 1,000 0,528 0,082 0,786 0,006 0,729 0,313
Cu 0,125 0,689 0,265 0,699 0,528 1,000 0,411 0,793 0,328 0,619 0,666
Hg -0,341 0,330 0,326 0,228 0,082 0,411 1,000 0,219 0,032 0,602 0,710
Ni 0,536 0,922 0,271 0,876 0,786 0,793 0,219 1,000 0,480 0,684 0,708
Pb 0596 0,375 0,230 0,773 0,006 0,328 0,032 0,480 1,000 0,163 0,643
vV 0,153 0,881 0,481 0,525 0,729 0,619 0,602 0,684 0,163 1,000 0,700
Zn 0,307 0,710 0,455 0,827 0,313 0,666 0,710 0,708 0,643 0,700 1,000

Horni Luby

As Be Cd Co Cr Cu Hg Ni Pb \Y/ Zn
As 1,000 0,938 -0,067 0,068 0,430 0,426 0,905 0,307 0,337 0,339 -0,057
Be 0,938 1,000 -0,032 0,013 0,433 0,451 0,894 0,283 0,371 0,324 -0,090
Cd -0,067 -0,032 1,000 0,202 0,241 0,359 -0,230 0,338 -0,069 0,279 0,648
Co 0,068 0,013 0,202 1,000 -0,216 0,719 0,057 0,897 -0,494 -0,323 0,095
Cr 0430 0,433 0,241 -0,216 1,000 -0,074 0,324 0,150 -0,250 0,968 0,306
Cu 0426 0451 0,359 0,719 -0,074 1,000 0,430 0,827 -0,036 -0,129 -0,130
Hg 0,905 0,894 -0,230 0,057 0,324 0,430 1,000 0,273 0,407 0,263 -0,279
Ni 0,307 0,283 0,338 0,897 0,150 0,827 0,273 1,000 -0,513 0,037 0,112
Pb 0,337 0,371 -0,069 -0,494 -0,250 -0,036 0,407 -0,513 1,000 -0,175 -0,193
vV 0,339 0,324 0,279 -0,323 0,968 -0,129 0,263 0,037 -0,175 1,000 0,293
Zn -0,057 -0,090 0,648 0,095 0,306 -0,130 -0,279 0,112 -0,193 0,293 1,000
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