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Společenstvo hub v půdách kontaminovaných organickými 

polutanty  

 
 

Souhrn 

 

Organické polutanty kontaminující životní prostředí jsou všudy přítomné. Tato práce 

pojednává o Persistent organic pollutants (POPs), což jsou látky toxické, lipofilní a především 

silně persistentní, které dokáží přetrvávat v půdách po dlouhou dobu. Dokáží pronikat do 

potravních řetězců a kumulovat se v tukových tkáních. To je dělá nebezpečnými pro biotu a 

člověka. Tato práce se zabývá společenstvy hub v půdách kontaminovaných POPs. Jejím cílem 

je analyzovat společenstva hub nacházející se v odebraných vzorcích kontaminovaných POPs 

a posoudit zda analyzované druhy hub z půdních vzorků dokáží degradovat POPs. 

Místa odběru byla určena v okolí obce Litvínov, která má bohatou průmyslovou a důlní 

historii. Vzorky byly odebrány na 7 místech po třech 3 vzorcích. Odebrané vzorky byly 

následně podrobeny řadě stanovení, jako stanovení pH, KVK, stanovení  dostupných živin, 

dostupného obsahu C a N, pseudocelkového obsahu prvků, PAU, PCB, PCDD/F ve vzorku. Na 

odběrových místech byly provedeny odběry plodnic hub, u kterých byl poté určen druh. 

Jednotlivé druhy byly zařazeny do čeledí a dále porovnány s dohledanými studiemi o 

schopnostech určitých druhů hub degradovat jednotlivé POPs. 

V odebraných vzorcích byly nalezeny vysoké obsahy rizikových prvků (arsenu, zinku, 

beryllia, kadmia a olova). Zejména pak vysoké obsahy PAU. Hodnoty PCB a PCDD/F byly v 

ojedinělých případech zvýšené. To značí že některé půdní vzorky jsou až silně kontaminované. 

V okolí míst odběru vzorků bylo celkem nalezeno 70 druhů hub řazených do 19 čeledí. Z těchto 

čeledí by mohlo, dle studií potvrzujících degradační schopnosti jednotlivých druhů, být 

schopno rozkladu POPs 7 čeledí. Byl nalezen druh Hypholoma fasciculare, který je schopen 

degradace určitých pesticidů, což potvrzuje jedna z nalezených studií. Též byly nalezeny rudy 

Agaricus, Coprinopsis, Psilocybe a Pluteus, kteří nají potvrzenou schopnost rozkladu PAU, 

pyrenu, fenantrenu, antracenu, ale také například hexachlorbenzenu,. Všechny nalezené čeledi 

patří do kmene Basidiomycota o kterém se obecně mluví jako o houbách vhodných k možnému 

užití v bioremediaci. Z těchto poznatků a výsledků studií lze potvrdit možnost rozkladných 

procesů POPs hubami nalezenými na odběrových místech. Skutečnou schopnost akumulace a 

biodegradace organických kontaminantů pak bude třeba ověřit v dalším výzkumu. 

 

Klíčová slova: půdy, perzistentní organické polutanty, polycyklické aromatické uhlovodíky, 

houby 

 

 

 



Fungal community in the soils cotaminated by the organic 

pollutants 

 
 

Summary 

 

Organic pollutants contaminating the environment are present everywhere. This thesis 

deals with Persistent organic pollutants (POPs), which are toxic, lipophilic and, above all, 

strongly persistent substances that can persist in soils for a long time. They can penetrate food 

chains and accumulate in fatty tissues. This makes them dangerous for biota and humans. This 

thesis deal with fungal community in the soils contaminated with POPs. The aim of the thesis 

is to analyze fungal community located at collected samples contaminated with POPs and judge 

whether the analyzed fungal species from soil samples can degrade POPs. 

The collection points were determined in the vicinity of the village of Litvínov, which 

has a rich industrial and mining history. Samples were taken at 7 locations with three 3 samples 

each. The collected samples were subsequently subjected to a number of determinations, such 

as determination of pH, KVK, determination of available nutrients, available volume of C and 

N, pseudo-total volume of elements, PAH, PCB, PCDD/F in the sample. Fungi fruiting bodies 

were collected at the sampling sites, and the species was then determined. Individual species 

were classified into families and compared with the other studies about the ability of specific 

Fungal species to degrade individual POPs. 

High levels of risk elements (arsenic, zinc, beryllium, cadmium and lead) were found in 

the taken samples. Especially high volumes of PAH. PCB and PCDD/F values were elevated 

in isolated cases. This means that some soil samples are heavily contaminated. A total of 70 

species of fungi classified into 19 families were found in the vicinity of the sampling sites. Of 

these families, according to studies confirming the degradation capabilities of individual 

species, 7 families could be able to degrade POPs. It was found the species Hypholoma 

fasciculare that is able to degrade certain pesticides, which is confirmed by one of the studies 

found. Agaricus, Coprinopsis, Psilocybe and Pluteus genus were also found, which have a 

confirmed ability to decompose PAHs, pyrene, phenanthrene, anthracene, but also 

hexachlorobenzene. All found families belong to the Basidiomycota tribe, which is generally 

referred to as fungi suitable for possible use in bioremediation. From these findings and the 

results of studies, the possibility of decomposition processes of POPs by fungi found at 

sampling points can be confirmed. The actual ability of accumulation and biodegradation of 

organic contaminants will then need to be verified in other research. 

 

Keywords: soils, persistent organic pollutant, polycyclic aromatic hydrogen, fungi 
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1 Úvod 

Houbové organismy jsou pro nás v celku neúplně prozkoumanou samostatnou skupinou 

živočichů, která pro nás stále ještě nese mnoho neznámého a nepochopeného. Přes to že známe 

více jak 120 tis. druhů (Hawksworth 2001; Kirk et al. 2001) podle odhadů jich může být 

mnohem více, zhruba 6,28 mil. (Baldrian et al. 2022). Jsou rozšířené po celém světě a dokáží 

vytvářet rozsáhlé myceliální sítě hyf, kterých může být až 1 km/g půdy (Osono et al. 2003).  

Houby jsou eukaryotní organismy, kteří nedokáži získávat energii pomocí fotosyntézy, a 

proto potřebné živiny získávají trávením pomocí enzymů. Některé tyto enzymy mohou 

rozkládat i těžko rozložitelné látky jako např. POPs. To by mohlo být klíčem k šetrným 

metodám remediace, tzv. mykoremediaci.  

POPs neboli Persistent organic pollutant představují souhrn toxických látek odolných 

v prostředí (Lohmann et al. 2007) jejichž produkce  byla na vrcholu v 50. letech 20. století. 

Tyto látky byly následně postupně zakazovány, ale jejich přítomnost v prostředí je patrná i dnes. 

POPs byly vyráběny s využitím pro průmysl a zemědělství a též vznikají jako produkty  

spalování a chemické syntézy (Zennegg et al. 2013). Díky jejich lipofilitě a vysoké perzistenci 

mohou dlouhodobě přetrvávat v prostředí a vstupovat do potravních řetězců, kde se mohou 

kumulovat v tukových tkáních. Tyto vlastnosti společně s toxickým účinkem mohou 

představovat hrozbu nejen pro člověka, ale i celý biosystém. 

Cílem diplomové práce je analyzovat společenstva hub v půdách kontaminovaných 

organickými látkami a posoudit zda jsou tato společenstva schopna teoreticky degradovat 

vybrané organické kontaminanty. Mezi organické látky, které mohou kontaminovat půdu, 

budou zařazeny a následně sledovány jednotlivé látky z POPs jako rizikové prvky, polycyklické 

aromatické uhlovodíky, polychlorované bifenyly, polychlorované dibenzo-p-dioxiny a furany. 

Na lokalitách budou následně odebrány vzorky plodnic hub, které budou následně stanoveny, 

o jaký  druh a čeleď se jedná. Následně se stanovené houby porovnají s již vzniklými studiemi 

a  vyhodnotí se možná schopnost stanovených hub rozkládat již stanovené POPs. 

Vědecká hypotéza zda houby přizpůsobené životu v půdě kontaminované polutanty jsou 

vhodnější k remediaci daného lokality než houby z nekontaminovaných podmínek bude též na 

závěr diskutována. 
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2 Vědecká hypotéza a cíle práce 

Hypotéza: Houby přizpůsobené životu v prostředí kontaminovaném organickými 

polutanty mají lepší předpoklady k využití pro remediaci kontaminovaných půd než houby 

z nekontaminovaných podmínek. 

Cíl práce: Perzistentní organické látky nebo polutanty (POP, z anglického Persistent 

Organic Pollutants) je souhrnný název pro velkou skupinu organických kontaminantů, které se 

vyznačují některými společnými vlastnostmi. POP jsou toxické, lipofilní látky, které jsou 

v prostředí velmi obtížně degradovatelné a mají dobrou schopnost bioakumulace. Jejich 

zvýšené koncentrace v půdách mohou představovat riziko pro půdní organizmy. Bioremediace 

patří mezi šetrné metody odstranění těchto látek z půdy. V tomto případě můžeme zvolit takový 

mikroorganismus (nebo směs mikroorganismů), který bude optimální pro rozklad konkrétního 

kontaminantu dané lokality. Musí se jednat o organismy aklimatizované na dané podmínky. 

V případě POP jsou pak jako vhodné často uváděny různé druhy hub. Cílem této práce bude 

analyzovat společenstva hub v půdě na lokalitě kontaminované organickými látkami posoudit 

výskyt druhů, které jsou schopny tyto látky degradovat. 
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3 Přehled literatury 

3.1 Persistentní organické polutanty  

Persistentní organické polutanty (POPs – Persistent organic pollutants) představují 

skupinu organických látek odolných v přírodě a s toxickým potenciálem pro člověka  

(Lohmann et al. 2007). Do životního prostředí se dostávají primárně lidskou činností a to 

v podobě průmyslových výrobků či odpadů. Charakteristické pro POPs je jejich nízká 

rozpustnost ve vodě a perzistentní vlastnosti v organismech a prostředí, jejich dobré akumulační 

schopnosti těmto molekulám umožňují dostávat se do potravních řetězců a tím i do organismů 

hlavních živočišných konzumentů (Hoekstra et al. 2003). POPs mají schopnost přenosu 

vzduchem a vodou, také mohou migrovat napříč živočišnými druhy. Mohou se pohybovat na 

velké vzdálenosti i přes hranice jednotlivých států a akumulovat se tak v místech daleko od 

zdroje znečištění těmito látkami (Zennegg et al. 2013; Bajaj  Singh 2015). Vzhledem ke všem 

zmíněným vlastnostem se jedná o látky značně nebezpečné, což je důvodem jejich sledování a 

monitorování.  

Mezi POPs patří látky používané jako pesticidy, konkrétně se jedná o látky aldrin, 

chlordan, dichlordifenyltrichlorethan (DDT), hexachloryklohexan (HCH), dieldrin, eldrin, 

heptachlor, mirex, hexachlorbenzen (HCB) a toxafen (Bailey et al. 2009; Lerche et al. 2002). 

Dále lze do této skupiny zařadit vedlejší produkty průmyslové činností jako např. polycyklické 

aromatické uhlovodíky (PAHs), dioxiny nebo přímo průmyslové chemikálie – např. 

polychlorované bifenyly (PCBs) (Lerche et al. 2002). 

3.1.1 Zdroje znečištění  

POPs můžeme najít všude na naší planetě, v půdě, vodě, ovzduší nebo v sedimentech 

(Weber et al. 2008). POPs mohou být cíleně vyráběny pro využití v průmyslu nebo v 

zemědělství, ale vznikají nezáměrně jako sekundární produkty spalování nebo chemických 

syntéz (Breivik et al. 2004; Zennegg et al. 2013). Obsahují aromatická jádra, sulfo či nitro 

skupiny a halogeny (Cl, Br, F), které jsou zodpovědné za jejich chemickou odolnost  

(Lohmann et al. 2007). 

Výskyt POPs v ovzduší je spojen s průmyslovými zdroji, jako jsou teplárny, spalovny, 

elektrárny, ale dalším zdrojem může být i doprava, domácí topeniště, zemědělské postřiky, 

vypařování z vodní plochy, půdy, skládky odpadů (EEA 2010). Kontaminace prostředí probíhá 

prostřednictvím tří mechanismů: Mokrá depozice rozpuštěných látek, depozice částic a plynná 

depozic(Kolb & Harms 2000). Ke kontaminaci vegetace dochází především atmosférickou 

depozicí (Cajthaml  Křesinová 2016). POPs mohou být v ovzduší vázány na povrch tuhých 

prachových části, jako jsou popílek, sedimenty, půdní částice. Na zemský povrch se dostávají 

z ovzduší usazováním polétavého prachu, takzvanou sucho depozicí, nebo mokrou depozicí 

pomocí deště, kterým jsou pohlceny tuhé částice a látky v plynné fázi. Důležitým faktem je 

snadný přechod POPs do plynné fáze (Weber et al. 2008).  

Znečišťující látky se hromadí v půdách a sedimentech, zejména v organické hmotě. Též 

dochází k pomalým přenosům do jiných složek prostředí a byla pozorována jejich progresivní 

koncentrace v potravinových řetězcích, zejména v tukových tkáních. Rostliny jsou hlavními 
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cestami vstupu do tohoto potravního řetězce. Současné zdroje uvolňují POPs (např. PCB a 

dioxiny) převážně do atmosféry (Cajthaml  Křesinová 2016). V ovzduší POPs podléhají 

pomalému rozkladu působením slunečního záření (fotolýze) za přítomnosti vzdušné vlhkosti a 

dalších anorganických i organických látek. Teploty a reakční podmínky jsou důležité z hlediska 

setrvání POPs v atmosféře. Doba setrvání POPs v atmosféře v tropických podmínkách je 

maximálně několik dní, zatím co v polárních oblastech může být v řádu několika roků. Stabilita 

POPs může vést k transportu těchto látek na velké vzdálenosti, až tisíce kilometrů, což může 

vést k tomu, že např. pesticidy ze zemí jako Jižní Amerika a Afrika, kde jsou tyto látky hojně 

využívány, mohou být transportovány až k severnímu pólu. Prvotním vstupem POPs do 

prostředí je ovzduší, z ovzduší se dostávají do složek ŽP a tím kontaminovat potravní řetězce 

jak zvířat, tak člověka (EEA 2010). 

POPs jsou dobře rozpustné i v organických kapalinách (olejích, tucích, kapalných 

palivech). Zdrojem vstupů těchto látek do vodního systému jsou odpadní vody ze závodů 

produkujících nebo používajících POPs, dále splachy z polí, vozovek, depozice z ovzduší 

(Cajthaml  Křesinová 2016). 

Největším rezervoárem POPs jsou oceány a moře, kam se dostávají zejména 

prostřednictvím nánosů z řek, vzdušnou depozicí, vypouštěním odpadů a haváriemi. Jsou 

ukládány v sedimentech na dnech moří, oceánů a velkých jezer, odkud mohou být po určité 

době uvolněny, a poté se mohou znovu dostávat do ovzduší. Půda je těmito látkami 

znečišťována především v důsledku aplikací pesticidů v zemědělství, dále pak suchou a mokrou 

depozicí z atmosféry. Zavlažování, kalová aplikace, úniky z uložiště popílku, skládek atd. 

mohou být dalšími zdroji znečištění půdy (EEA 2010). 

3.1.2 Dopady znečištění   

Jak již bylo řečeno, POPs jsou polutanty s dlouhým poločasem rozpadu, se kterým souvisí 

problém hromadění těchto látek v půdách, ovzduší, sedimentech a biotě (Weber et al. 2008). 

Jsou to látky lipofilní, toxické a se schopností biologického ukládání a odolností vůči rozkladu 

(Bajaj  Singh 2015) chemickému i biologickému. POPs jsou nepolární molekuly, které mají 

schopnost kumulace v tukových tkáních. Jejich vysoká toxicita je nebezpečná především pro 

vodní organismy nebo člověka (Weber et al. 2008). Zejména v rozvojových zemích, kde jsou 

POPs používány v zemědělství, představovaly vysoké expozice těmto látkám velké riziko pro 

pracovníky, které vedlo k velkému počtu úmrtí (Srogi 2008). POPs mají schopnost přesunu na 

velké vzdálenosti atmosférou, vodou a migrujícími živočichy. To jim dává schopnost ukládat 

se v půdách, sedimentech a živočiších daleko od místa jejich zdroje znečištění (Bajaj  Singh 

2015). Jejich možné riziko pro životní prostředí dále závisí na rozpustnosti (čím nižší je 

hodnota, tím je daná látka méně rozpustná a má větší tendenci ukládání se v půdě a v živých 

organismech), těkavost vyjádřená Henryho konstantou (čím je hodnota H vyšší, tím lépe látka 

dokáže vytěkat z půdy do atmosféry), rozdělovací koeficient n-oktanol-voda (Kow), což značí 

schopnost akumulace látky v živých organismech, a schopnost  sorpce na organický uhlík, tedy 

tendence zadržování látky půdní organickou hmotou (Pavlíková et al. 2008). 

Toxicita POPs ovlivňuje široké spektrum živočišných druhů na všech trofických úrovních 

(Srogi 2008). POPs mohou poškozovat vnitřní orgány (játra, ledviny, žaludek) (Holoubek et al. 

2001). Velká část POPs je karcinogenních, mutagenních a teratogenních (Casida 2017, Kim et 
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al. 2013). Obvyklý denní příjem POPs nevede k přímému poškození zdraví běžného člověka, 

ale existují dlouhodobé studie s předpoklady, že látky jako PCBs, DDT či jeho metabolit DDE 

mohou být odpovědny např. za zvýšený výskyt rakoviny prsu (EEA 2010). Krátkodobá 

expozice vysokým koncentracím POPs může vést k onemocnění a smrti. POPs též ovlivňují 

růst a vývoj rostlin, zejména jsou kritická rané ontogeneze, prodloužení kořene, klíčení semen, 

růst klíčních rostlin. Plazmatická membrána je první místo kde působí POPs, zde dochází 

k oxidaci membránových lipidů. Změny aktivity enzymů vyvolané POPs mohou inhibovat 

procesy v membránách, např. potlačení fotosyntézy, což je primární známkou fytotoxicity u 

rostliny. Redukce fotosyntézy pak může být využívaná jako bioindikátor kontaminace prostředí 

(půdy) (Pavlíková et al. 2008). Byly prozkoumány účinky akutní intoxikace POPs, kde se 

chronická expozice nízkých hladin v ŽP pojí s nežádoucími účinky. Studie mořských savců 

prokázaly, že příčinou jejich zvýšené úmrtnosti je imunitní dysfunkce. Též poukázali na fakt, 

že nedostatečná činnost štítné žlázy, která vede k reprodukčním poruchám a náchylnosti 

mořských savců k mikrobiálním infekcím, může být způsobena konzumací potravy 

kontaminované POPs. U volně žijících druhů živočichů byly nalezeny vysoké počty nádorů a 

také vysoké koncentrace PCB, mirexu, chlordanu a toxafenu (Srogi 2008). 

Jedny z prvních zpráv o expozici POPs související s dopadem na lidské zdraví zahrnují 

kazuistiku otrav HCB (z jídla) v jihovýchodním Turecku, což mělo za následek smrt 90% 

postižených a další otravu s následky jaterní cirhózy, porfyrie a neurologických poruch. Nehoda 

v Itálii v roce 1976, kdy došlo k uvolnění 2,3,7,8-TCDD (2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxinu) 

do životního prostředí, vedlo ke zvýšení výskytu chlorakné. Studie karcinogeneze spojené s 

expozicí pracovníků 2,3,7,8-TCDD ukazují, že jeho vysoké expoziční hladiny zvyšují výskyt 

rakoviny u lidské populace. Důkaz, že vybrané PCDD/F mohou být karcinogeny a působit jako 

silné promotory nádorů, podaly laboratorní studie (Srogi 2008). 

3.1.3 Situace v ČR, EU   

Mezi lety 1920 a 1950 byla vysoká produkce a použití POPs v zemědělství a průmyslu. 

V tu dobu se nejvíce používaly již výše zmíněné látky jako DDT, HCH, PAHs nebo Dieldrin. 

V dnešní době jsou tyto látky stále všudypřítomné, nacházejí se ve všech složkách prostředí 

včetně tkání živočichů a stále se mohou projevovat jejich škodlivé účinky na člověka nebo 

životní prostředí (Srogi 2008). Používání těchto látek vedlo k následnému vyhynutí citlivějších 

druhů zvířat a rostlin, k devastaci ekosystémů a též to mělo dramatický dopad na člověka a jeho 

zdraví. Od šedesátých až sedmdesátých let 20. století se postupně mnohé organické látky 

antropogenního původu začaly pod tíhou vědeckých důkazů zakazovat a  přestaly se vyrábět 

(Holoubek et al. 2001).  

Od roku 1988 se v ČR provádí pravidelný monitoring těchto polutantů, kontrolují se 

hlavně PAU v ovzduší, DDT a jeho metabolity, sloučeniny chlordanu (CHLs), 

hexachlorbenzen (HCB), hexachlorcyklohexan (HCH), PCB, PCDD/F v půdách a vodách 

(EEA 2010). V 90. letech 20. století byl zahájen tzv. bazální monitoring půd, kdy začaly být 

systematicky sledovány vybrané POPs v zemědělských půdách. Tento monitoring byl proveden 

ÚKZÚZ (Ústřední kontrolní a zkušební ústav zemědělský). Byly zde sledovány PCB, zejména 

kongenery 28, 52, 101, 118, 138, 153, 180, dále 16 PAH (naftalen, fenantren, fluoren, apod.) a 

organochlorované pesticidy (DDT, HCH, apod.). Provedený monitoring POPs ukázal hlavní 
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vstupy těchto látek do půdy, z imisí na území s hojným průmyslem, kontaminací vod a 

zapravováním kalů z ČOV do zemědělské půdy (Poláková & Němec 2017). V ČR se vyskytují 

převážně organochlorované pesticidy, kdy z provedených analýz koncentrací DDT (včetně jeho 

metabolitů) a PCB bylo zjištěno že největší koncentrace těchto látek jsou v řece Moravě a na 

přítocích v řece Bílině, která se nachází poblíž chemického průmyslového závodu Spolchemie 

Ústí nad Labem (Weber et al. 2008). V 80. letech 20. století byla zakázána výroba a používání 

PCB, ale tyto látky se mohou stále dostávat do prostředí např. při spalování odpadů (Cajthaml 

 Křesinová 2016). Emise POPs se od 90. let 20. století v zemích EHP (Evropsky hospodářský 

prostor) snížily (EEA 2019). Mezi lety 2005 a 2021 došlo k poklesu polychlorovaných bifenylů 

(PCB) o 53 %, hexachlorbenzenu (HCB) o 49 %, polychlorovaných aromatických uhlovodíků 

(PAU) o 15 %, dioxinů a furanů o 43 %. Zdroje nejvýznamnějších emisí jsou průmyslové 

procesy, použitím produktů a emise domácností, institucionální a komerční (EEA 2023). 

 

3.1.4 Legislativa a mezinárodní úmluvy    

Pro snížení rizika a eliminaci výskytu POPs v prostředí byla sepsána Stockholmská 

úmluva o persistentních organických polutantech, přijatá dne  22. května 2001 (Stockholm 

convention 2019; Srogi 2008). Úmluva na základě svého článku 26 odst. 1 vstoupila v platnost 

17. května 2004 (MŽP 2001).  

Stockholmskou úmluvou bylo původně definováno dvanáct POPs  (Srogi 2008). Mezi 

POPs byly zahrnuty látky, používané jako pesticidy, konkrétně  se jednalo o látky – aldrin, 

chlornan, dichlordifenyltrichlorethan (DDT), dieldrin, eldrin, heptachlor, mirex, 

hexachlorbenzen (HCB) a toxafen. Dále byly zahrnuty polychlorované bifenyly (PCB), což 

jsou látky řazené mezi průmyslové chemikálie. Další výraznou skupinou látek jsou dibenzo-p-

dioxiny (PCDD) a polychlorované dibenzofurany (PCDF) a to jsou látky vznikající primárně 

jako vedlejší produkty (Hosnédl et al. 2001). Těchto dvanáct látek se postupně rozrůstá o další 

nebezpečné látky. Příkladem přidaných látek do Stockholmské úmluvy je pentachrolbenzen, 

sloučenina v minulých letech používaná pro redukci viskozity PCB. Ve směsi s PCB byl 

pentachlorbenzen používán pro přenos tepla v elektrických zařízeních (Bailey et al. 2009). 

V současnosti úmluva obsahuje více jak 30 látek (Stockholm convention 2019) a kromě látek 

chlorovaných jsou na tomto seznamu i bromované a fluorované sloučeniny. 

V Dánském Aarhusu byla dále podepsána tzv. Aarhuská úmluva a to dle 25. června 1998. 

Účelem této úmluvy je sjednání podpory přístupu k informacím a účasti veřejnosti při 

rozhodování, přístupu k právní ochraně z hlediska životního prostředí. Pro ČR vstoupila v 

platnost 4. října 2004 (MŽP 1998).   

Pro Evropskou unii jsou tyto úmluvy provedeny nařízením Evropského parlamentu a rady 

(ES) č. 850/2004 ze dne 29. dubna 2004 o POPs a o změně směrnice 79/117/EHS. Nařízením 

usiluje o ochranu lidského zdraví  a ŽP zákazem, omezením výroby POPs a její distribuce a 

používání. Minimalizací uvolňování POPs jako vedlejších produktů průmyslové výroby. 

Bezpečným skladováním a likvidací již vzniklých POPs (EUR-Lex 2004).  

Pro ČR platí především Stockholmská úmluva a zákon č. 350/2011o chemických látkách 

a chemických směsích a o změně některých zákonů (chemických zákonů). Dále upravován 

vyhláškou č. 163/2012 Sb., o zásadách správné laboratorní praxe a vyhlášky č. 61/2013 Sb., o 
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rozsahu informací poskytovaných o chemických směsích, které mají některé nebezpečné 

vlastnosti, a o detergentech (Bláha et al. 2017). 

 

3.2 PCB, PCDD, PCDF 

Jak již bylo zmíněno, do skupiny perzistentních organických polutantů se řadí i skupina 

chlorovaných látek s názvem polychlorované bifenyly (PCB), polychlorované  

dibenzofurany (PCDF) a polychlorované dibenzo-p-dioxiny (PCDD). Tyto tři skupiny zahrnují 

molekuly, které mají vysokou chronickou toxicitu a relativní persistenci (Pereira 2004). 

Persistence těchto molekul souvisí s jejich fyzikálně – chemickými vlastnostmi. Disponují 

schopností bioakumulace v potravních řetězcích a také dochází k jejich akumulaci  

v půdách (Fries et al. 1999). Toxické působení těchto látek může navodit četné dysfunkce a 

jejich toxicitu lze srovnávat s ostatními halogenovanými aromatickými sloučeninami 

(Anonymous 2000). Tyto sloučeniny jsou tvořeny jedním až deseti atomy chloru a dvěma 

spojenými benzenovými jádry na která jsou chlory substituovány (Aihara 1992). Jednotlivé 

kongenery PCB, PCDD, PCDF lze určit dle pozice chloru a počtu atomů  

chloru (Mills et al. 2007). Je známo 209 kongenerů PCB, 135 kongenerů PCDF a 75 kongenerů 

PCDD avšak praktický význam v průmyslu má pouze 29 kongenerů PCB. Aromatická struktura 

těchto molekul má za následek velkou chemickou a tepelnou odolnost (Aihara 1992). 

PCB je skupina syntetických látek, které jsou vyráběny chemicky s počátkem průmyslové 

výroby roku 1929 (Holoubek 2000). Biologický význam je ovlivněn zejména počtem atomů 

chlóru, při obsahu 5 a více atomů chloru je molekula odolnější a tedy déle setrvává v životním 

prostředí (Horáková 2007). Díky širokému rozšíření, jejich vlastnostem a chování představují 

riziko pro člověka a biotu.  

PCDD a PCDF (dále PCDD/F) patří k nejvíce toxickým sloučeninám ve skupině  

POPs (Weber et al. 2008). Jsou silně lipofilní, ukládají se a hromadí v organické hmotě, 

v půdách a sedimentech,  též se pevně váží na minerální povrchy (Srogi 2008). Jejich kongenery 

jsou krystalické látky bílé barvy, ale též mohou být v kapalném stavu, což se týká molekul 

s nižšími obsahy chloru (Hogarh et al. 2012). Jsou to látky bez zápachu, nekorozivní, vcelku 

netoxické a netěkavé. Jsou složené z non-, mono-, multi-ortho nahrazených (substituovaných) 

kongenerů. Fyzikální vlastnosti se odvíjí od počtu atomů chloru v molekule  

(Heinzow et al. 2007).  

Zde vykazují vyšší perzistenci PCB s více atomy chlóru, to je zapříčiněno vytěsněním 

elektronů a zvýšení oxidačního stavu (Standley & Hites 1991). Se zvyšujícím se množstvím 

chloru roste i viskozita, molekulová hmotnost a bod varu (Hogarh et al. 2012). Z hlediska 

biologických účinků PCB záleží na poloze atomů chlóru v molekule (Pavlíková et al. 2008). 

Sloučenina 3,3´,4,4´,5,5´ - hexachlorbifenyl je brána jako jeden z PCB kongenerů s nejvyšší 

toxicitou. 

Na rozdíl od PCB nejsou PCDD/F vyráběny záměrně, ale mohou být přítomny 

v pesticidech jako nečistoty, např. trichlorfenol. Syntézou při vysokých teplotách může 

vzniknout z trichlorfenoxykyseliny kondenzací 2,3,7,8 – TCDD. Dalšími zdroji jsou procesy 

spalování, ať už odpadu, vytápěním v domácnostech nebo v kovoprůmyslu  

(Wilksröm  Marklund 2000). Při spalování s nedostatečnou teplotou či nedostatečným 
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přebytkem kyslíku nedochází k dostatečnému rozkladu prekurzorů chlorovaných organických 

sloučenin a tvoří se PCDD/F (Laine & Cheng 2007, Van Caneghem 2010), viz Obrázek 1  

Obvykle je těmito sloučeninami kontaminované ovzduší, půda, rostliny a živočichové v okolí 

zdroje spalovaní (Rahuman et al. 2000). PCDD/F, PCB jsou po procesu spalování se nejvíce 

nachází v popílku a můžou i ve strusce (Weber et al. 2002). Popílek může obsahovat až 80 % 

PCDD/F (Weber et al. 2002). Zdroje PCDD/F mohou být též přírodní, jako lesní přírodní 

požáry a možné jsou i rostlinné nebo houbové peroxidázy, které jsou uvolňovány v půdě a 

mohou katalyzovat proces kondenzace chlorofenolů na dioxiny (Hoekstra et al. 1999). Přírodní 

procesy jsou však pomalé a nemají příliš velký vliv oproti antropogenním zdrojům (Campanella 

et al. 2002).  

 

 
Obrázek 1 Vznik PCDD/F z PCB ( Filip & Zolal 2016) 

3.2.1 Zdroje znečištění  

PCB, PCDD/F jsou vypouštěny ze zdrojů znečištění přímo do ovzduší a některé následně 

mohou cestovat na velké vzdálenosti v plynné nebo jako částice a atmosférickým spadem 

kontaminovat jak půdu, tak vodu a rostlinnou vegetaci (Campanella et al. 2002, Martinez et al. 

2008). Kvůli velké persistenci a schopnosti dálkového přenosu vzduchem se mohou nalézat na 

odlehlých místech daleko od zdroje (Heinzow et al. 2007). Fyzikálně chemické vlastnosti 

ovlivňují chování polutantu zejména jeho fázi skupenství ve kterém se nachází. Jako předpověď 

mobility polutantu může sloužit hodnota log Kow, kde hodnota vyšší než 6 znamená, že polutant 

je adsorbován částicí v půdě, sedimentu, či atmosféře. V Tabulce 1 je zobrazena persistence 

vybraných PCB a PCDD/F v prostředí (Campanella et al. 2002). 

 
Tabulka 1 Persistence PCB a PCDD/F kongenerů v atmosféře, půdě a vodě (Campanella et al. 2002) 

Kongenery 
Atmosférická 

životnost (dny) 

Půdní poločas 

rozpadu (roky) 

Vodní poločas 

rozpadu (dny) 

PCB 

3-MoCB 2 - - 

2,4-DiCB 5 - - 

2,4,4‘-TrCB 11 - - 

2,2‘,3,5‘-TeCB 14 - - 

3,3‘,4,4‘-TeCB 20 4,83-0,91 98 

2,2‘,3,5‘,6-PeCB 34 - - 

2,3,3‘,4,4‘-PeCB 40 7,25-0,91 56 

2,3,4,5,6-PeCB 14 - - 
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2,3‘,4,4‘,5-PeCB 40 7,25-0,91 56 

2‘,3,4,4‘,5-PeCB 25 7,25-0,91 56 

2,3,3‘,4,4‘,5-HeCB 65 5-3,42 56 

2,3‘,4,4‘,5,5‘-HeCB 56 5-3,42 56 

3,3‘,4,4‘,5,5‘-HeCB 45 5-3,42 56 

2,2‘,3,3‘,4,4‘,5-HpCB 121 - - 

2,3,3‘,4,4‘,5,5‘-HpCB 95 5-3,92 56 

PCDD/F 

1,3,6,8-TeCDD - - 3,5 

2,3,7,8-TeCDD 1,2-9,6 1,5-20 - 

1,2,3,4,7-PeCDD - - 0,94 

1,2,3,7,8-PeCDD 2,0-14,8 20 - 

1,2,3,4,7,8-HeCDD 2,7-12,4 20 - 

1,2,3,7,8,9-HeCDD 2,7-12,4 20 - 

1,2,3,4,6,7,8-HpCDD 4,2-12,2 20 2,5 

1,2,3,4,6,7,8,9-OCDD 4,8-20,4 20 - 

1,2,3,7,8-PeCDF 1,2-11,6 20 - 

2,3,4,7,8-PeCDF 1,2-11,6 20 0,19 

1,2,3,4,7,8-HeCDF 3,0-13,3 20 - 

2,3,4,6,7,8-HeCDF 3,0-13,3 20 - 

1,2,3,4,6,7,8-HpCDF 4,3-25,0 20 - 

1,2,3,4,7,8,9-HpCDF 4,3-25,0 20 - 

1,2,3,4,6,7,8,9-OCDF 13,7-29,4 20 - 

 

PCB byly využívány především kvůli své tepelné stabilitě a dielektrickým vlastnostem 

(Standley  Hites 1991) jak pro chlazení v elektrických zařízeních, jako např. v 

transformátorech, tak pro přenos tepla o vysokých teplotách pro ohřev v průmyslových 

zařízeních. Též byly použity při výrobě barev, jako např. tiskařských barev a nátěrových hmot  

lepidel, tmelů a jako přídavky do materiálu pro stavbu vojenských, veřejných a průmyslových 

budov (Kuusisto et al. 2007). Dále byly využívány jako plastifikátory (změkčovadla v PVC), 

neopren, chlorované pryže, zpomalovače hoření, hydraulické oleje, mazací kapaliny a pesticidy 

(Criado et al. 2002, Heinzow et al. 2007, Erickson & Robert 2011, Pavlíková et al. 2008). PCB 

byly komercializovány pod různými obchodními názvy, jako Kanechlor, Aroclor, Askarel, 

Pyralene, apod. (Standley  Hites 1991).  Následná kontaminace těmito látkami vznikla 

v důsledku jejich vypouštění do ovzduší nebo vyluhování do vody při nesprávném skladování. 

PCB se přestaly vyrábět a používat v roce 1977, kdy byly tyto látky zakázány. I přes to jsou 

PCB v dnešní době nacházeny v prostředí (Martinez et al. 2008), jako například v půdě, 

sedimentech a čistírenských kalech.    

Z půdy jako sekundárního zdroje znečištění se mohou tyto polutanty dostávat těkáním 

nebo erozí částic do ovzduší (Standley  Hites 1991). Z hlediska současných zdrojů znečištění 

jsou hlavními znečišťovateli prostředí, především půdy kontaminované PCB a skládky odpadu 

odkud se pak tyto znečišťující látky dostávaní do povrchových a podzemních vod. Půdy 

kontaminované PCB jsou převážně ze zdrojů, jako provozy zařízení s přítomností PCB. 
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Prostředí je znečišťováno odpary z nátěrů a barev a špatným postupem likvidace látek 

průmyslové povahy (Pavlíková et al. 2008). Též organické úpravy půdy čistírenskými kaly 

může kontaminovast půdu (Standley  Hites 1991). PCB mohou též vznikat spalovacím 

procesem, jako třeba spalováním odpadů (Wilksröm et al. 1999).  

PCB jsou hydrofobní a proto jsou dobře rozpustné v tucích, organických rozpouštědlech 

a oleji (Káš et al. 2000). PCB s jedním nebo žádným chlorem zůstávají v atmosféře, kde jejich 

pohyb je způsobuje rozsáhlé rozšíření kontaminantu. Z tohoto důvodu jsou tyto látky přítomné 

téměř ve všech složkách životního prostředí po celém světě (ATSDR 1992). 

3.2.2 Dopady znečištění   

PCB, PCDD/F se nacházejí v mnohých živočiších, též i v rostlinách (Standley & Hites 

1966), kde hlavní cestou je atmosférický spad a ulpívání kontaminantů na listech. Dále se 

kumulují v půdách a sedimentech, převážně v organické hmotě. Tyto kontaminanty však putují 

dále do potravních řetězců, kde hlavním vstupem jsou rostliny (Fries 1995) a ukládají se 

v tukových tkáních (Fries 1995, Criado et al. 2002). Vyšší obsah atomů chloru v molekule 

zvyšuje její stabilitu v prostředí a také zpomaluje snižování koncentrace této molekuly 

v ovzduší (Campanella et al. 2002). Náhrada atomu vodíku atomem chlóru u těchto polutantů 

má za následek vytěsnění elektronů, zvýšení oxidačního čísla molekuly a tím i její stability. Lze 

říci, že čím více chlórů molekula obsahuje, tím je hydrofóbnější a méně těkavá. Více chlorované 

molekuly jsou tedy stabilnější v prostředí a nacházejí se v blízkosti zdrojů kontaminace 

(Standley  Hites 1991). Také tvorba meziproduktů a metabolitů PCB udává toxicitu látek 

v organismu (Birnbaum  Staskal-Wikoff 2010). 

Kontaminace prostředí sloučeninami PCB a PCDD je vážným problémem, zejména v 

případě vysokých koncentrací těchto látek v živočiších, které mohou vyvolávat toxické účinky, 

jako je karcinogenita (IARC 1997). Vysoké obsahy PCB v tucích predátorů jsou způsobeny 

velkou bioakumulační schopností těchto látek, převážně u vodních živočichů (Pavlíková et al. 

2008). Nejvyšší koncentrace PCB jsou nejen v tukových tkáních, ale i v játrech, mateřském 

mléce a bylo prokázáno, že PCB mají schopnost průchodu placentou od matky k plodu. 

Hodnota koncentrace těchto sloučenin se odvíjí od množství tuku v orgánu, krom mozku 

(Birnbaum  Staskal-Wikoff  2010). 

Schopnost jednotlivých PCB hromadit cytochrom P450 také ovlivňuje jejich toxicitu. 

Schopnost hromadění je dána počtem a umístěním chóru v molekule PCB. Hlavní cestou 

přeměny těchto látek je na hydroxylované metabolity. Tato transformace se děje především 

v játrech. Přeměna PCB je závislá na počtu atomů chóru, kde se zvyšujícím se počtem atomů 

chloru klesá rychlost transformace. Transformace na hydroxychlorbifenoly je schopno  

20 – 100 % z všech PCB a tyto produkty jsou méně toxické než původní PCB (Pavlíková et al. 

2008).  

Akutní toxicita PCB je nízká a k možné otravě dochází po delší expozici. Příkladem 

toxického působení může být rakovina jater, indukce jaterních monooxygenáz nebo změny na 

štítné žláze (Heinzow et al. 2007). Sloučeniny PCB mohou na člověka působit karcinogenně, 

neurologicky, imunologicky, reprodukčně nebo hormonálně. Výskyt imunosuprese u opic byl 

zjištěn už při expoziční dávce 0,005 mg/kg/den (Kuusisto et al. 2007). PCB ovlivňují imunitní 

a kardiovaskulární systém, ledviny, játra, reprodukci a štítnou žlázu. Příznaky dlouhodobé 
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expozice PCB může být vznik rakoviny jater, dýchací problémy, problémy s trávením, 

chlorakné na pokožce. Testy na myších prokázaly, že exponovaní jedinci vykazovali menší 

množství potomků a předčasné porody (Birnbaum  Staskal-Wikoff 2010). 

PCDD/F patří do třidy kvaziplanárních bicyklických aromatických etherů. Tyto molekuly 

disponují podobnými fyzikálně-chemickými vlastnostmi, avšak s rozdílným biologickým 

potenciálem (Hagenmaier 1987). Mezi vlastnosti PCDD/F patří nízká tenze par, vysoký bod 

varu a nízká rozpustnost ve vodě. Tyto látky jsou přenášeny převážně atmosférou adsorbované 

na velmi jemných pevných částicích (Hutzinger  Fiedler 1993). 

 Nízkomolekulární kongenery těchto látek se mohou objevovat v plynném stavu na rozdíl 

od kongenerů s vyšší molekulovou hmotností, které jsou zpravidla sorbovány na pevné 

suspendované částice (Mahnke 1997). S vyšší molekulovou hmotností a množstvím 

substituovaných chlorů také klesá rozpustnost ve vodě a roste adsorpce na organickou hmotu a 

pevné částice (Fiedler 1994). PCDD/F se též dobře kumulují v potravních řetězcích 

(NATO/CCMS 1988). Kongener 2,3,7,8 – tetrachlordibenzo-p-dioxin se zkratkou TCDD je 

nejtoxičtější jak pro člověka tak zvířata (WHO 1998) a mají nejvyšší bioakumulační schopnost 

(NATO/CCMS 1988). Též dalších 10 PCDF, 7 PCDD a 12 PCB molekul mají 

neopomenutelnou toxicitu. Výše toxicity se stanovuje mezinárodním ekvivalentním faktorem 

toxicity I-TEF. Též dalších 10 PCDF, 7 PCDD a 12 PCB molekul mají neopomenutelnou 

toxicitu. Výše toxicity jednotlivých kongenerů se stanovuje mezinárodním ekvivalentním 

faktorem toxicity I-TEF (WHO 1998). Jedná se o porovnání jednotlivých sloučenin s 2,3,7,8-

TCDD, což je nejtoxičtější látka ze skupiny PCDD/F, dle jejich efektivních koncentrací EC50 

(viz. rovnice 1) (Kalač 1995). Koncentrací, při které je patrná obecná, předen sledovaná reakce 

(inhibiční, hepatotoxická, smrtelná apod.) 50 % testovaných jedinců (Panáček  Balzerová 

2013).  

 

𝐼 − 𝑇𝐸𝐹 =
𝐸𝐶50(2,3,7,8−𝑇𝐶𝐷𝐷)

𝐸𝐶50(ℎ𝑜𝑑𝑛𝑜𝑐𝑒𝑛ý 𝑘𝑜𝑛𝑔𝑒𝑛𝑒𝑟)
                                         /1/ 

 

V rovnici má EC50 (2,3,7,8 – TCDD) hodnotu 1, menší hodnota I – TEF znamenají menší 

toxicitu hodnoceného kongeneru. To lze využít k výpočtu celkového toxického ekvivalentu 

TEQ (viz. rovnice 2) a odhadu potencionálního rizika při určitých koncentracích ve vzorcích. 

 

𝑇𝐸𝑄 = 𝑇𝐸𝐹 × 𝑘𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑒 𝑑𝑎𝑛éℎ𝑜 𝑘𝑜𝑛𝑔𝑒𝑛𝑒𝑟𝑢                             /2/ 

 

U těchto molekul byly zaznamenány imunitní, dermální, teratogenní, reprodukční, 

karcinogenní a endokrinní toxické účinky (WHO 1998). Vztah PCB a PCDD/F 

s arylhydrokarbonovým receptorem (AhR) je počátkem mechanismu toxicity těchto molekul 

(Mukerjee 1998, WHO 1998, Anonymous 2000). AhR jsou přítomné v orgánech a tkáních jako 

jsou játra (Körner 1995). PCDD/F se naváže a vytvoří komplex dioxinu a Ah receptoru a 

následně se může dostat až do jádra buňky, kde vytvoří vazby na xenobiotické responzivní 

elementy (XRE) (Schrenk 2003). Klíčem k navázání se PCB na receptor je planarita molekuly 

kontaminantu (Codex Alimentarius Commission 1999). PCB, PCDD/F se koncentrují 

z hlediska potravního řetězce převážně v produktech jako maso, mléko a další. Dlouhodobé 

zhoršení zdravotního stavu, jako vysílení imunitního systému nebo výskytem rakovinného 
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bujení, může být způsobené vysokým kumulací těchto látek v organismu (Codex Alimentarius 

Commission 1999). 

3.3 Polycyklické aromatické uhlovodíky   

Polycyklické aromatické uhlovodíky, dále PAU nebo PAHs (Polycyklic aromatic 

hydrocarbons) patří do třídy organických sloučenin složených ze dvou či více kondenzovaných 

benzenových jader se systémem konjugovaných dvojných vazeb (Cerniglia 1993; Clar & 

Schoental 1964; Patnaik 1999), též zvaných penta- cyklických molekul, které mají různou 

strukturu prostorového uspořádání (Cerniglia 1993). Vybrané příklady těchto látek shrnuje 

Tabulka 3. Benzenová jádra jsou tvořena uhlíkem, vodíkem, také atomy dusíku, síry a kyslíku, 

které jsou v benzenovém kruhu zastoupeny, to za vzniku heterocyklických aromatických 

sloučenin (Mumtaz  George 1995). Tvoří se rekombinací organických molekul po jejich 

tepelném rozkladu. Jedná se o bezbarvé bílé až světle žluté pevné látky (Clar & Schoental 1964; 

Patnaik 1999) schopné díky své hydrofobnosti zůstávat v prostředí, jejich rozpustnost ve vodě 

je nízká (Cerniglia 1993). Dále mají nízkou hodnotu tenze par a vysoký bod tání a varu (Clar & 

Schoental 1964; Patnaik 1999). Hodnoty fyzikálně-chemických vlastností vybraných PAU jsou 

zobrazeny v Tabulce 2. Snadná adsorpce PAU na organickou hmotu pevných částic v ŽP 

vytváří mikroznečištění perzistentními látkami. PAU jsou přítomné ve vzduchu a vodě, 

ukládány jsou převážně v půdě (Wild  Jones 1995).   

 
Tabulka 2 Fyzikálně- chemické vlastnosti PAU (Haritash  & Kaushik 2009) 

Název 
Molekulární 

vzorec 

CAS 

registrační 

číslo 

Bod 

varu 

(°C) 

Bod 

tání 

(°C) 

Rozpustnost 

ve vodě 

(mg/l) 

IARC 

klasifikace 

Benzo[k]fluoranthen  C20H12 207-08-9 480 215,7 - 2B 

Anthracen C14H10 120-12-7 342 216,4 0,015 3 

Benzo[b]fluoranthen C20H12 205-99-2 481 168,3 - 2B 

Benzo(e)pyren C20H12 192-97-2 493 178,8 - 3 

Fluoranthen  C16H10 206-44-0 375 108,8 0,25 3 

Naftalen C10H8 91-20-3 218 80,2 30 2B 

Fenanthren C14H10 85-01-8 340 100,5 1-2 3 

Benzo(g,h,i)perylen C22H12 191-24-2 500 277 - 3 

Pyren C16H10 129-00-0 150,4 393 0,12 - 0,18 3 
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Tabulka 3 Chemické struktury vybraných PAU (National Center for Biotechnology information 2024) 

 

 
Naftalen 

 

  
Anthracen 

 

  
Pyren  

 

 
Fenanthren 

 

 
Fluoranthen 

 

 
Benzo(e)pyren 

 

3.3.1 Zdroje znečištění  

PAU se tvoří nedokonalým spalováním organického materiálu vystaveného po dlouhou 

dobu buď vysokým teplotám v rozmezí 500 až 800 °C tak nízkým teplotám mezi 100 a 300 °C 

(Clar & Schoental 1964; Patnaik 1999; Freeman  Cattell 1990; Lim et al. 1999; Mumtaz  

George 1995). Přirozeně lze PAU nalézt v uhlí, ropě a fosilních palivech. Také jsou součástí 

výfukových zplodin automobilů, domácím topením (Zhang et al. 2006). Dalšími zdroji mohou 

být spalování dřeva, černouhelného dehtu, olejových filtrů, použitých mazacích olejů, odpadků 

(Kaushik  Haritash 2006), také spalováním tuhých komunálních odpadů (IARC 1983), výrobě 

koksu, cementu, asfaltu, z rafinerií, metalurgie, krematorií, kouření, uzení masa atd. (Pavlíková 

et al. 2008). Tyto procesy mají za následek kontaminaci ovzduší, kde PAU mohou být unášeny 

na velké vzdálenosti (Juhasz  Naidu 2000). Tímto přenosem je nepříznivě ovlivněno zdraví 
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člověka (Gon et al. 2007; Lohmann et al. 2007). Mezi bodové zdroje PAU patří úniky ropy, 

nafty, také průmyslové procesy, jako je výroba koksu, který se vyrábí z uhlí zplyňováním a 

zkapalňováním (Cerniglia 1984). Významným zdrojem kontaminace prostředí PAU patří 

užívání kreosotu jako přípravku pro ochranu dřeva. Používá se pro aplikaci na železniční 

pražce, oplocení a dřevěné sloupy vysokého napětí. To může vést ke kontaminaci půdy a 

následné kontaminaci podzemních vod okolního prostředí (Kim et al. 201; Muller et al. 1989). 

Mezi zdroje PAU lze zařadit i kouření tabákových výrobků a spálené potraviny, ty však nejsou 

tak významné (Blumer 1976).  

 Mezi přírodní zdroje PAU se řadí sopečné erupce, lesní požáry, ropné průsaky (Kaushik 

 Haritash 2006). PAU vzniklé pyrolýzou mohou mít geochemický původ, kdy sedimenty jsou 

vystaveny, v průběhu diageneze, vysokým teplotám (Blumer 1976). PAU se hojně nacházejí 

v půdách, sedimentech, atmosféře a podzemních vodách, kde nejzávažnějším problémem ŽP 

jsou bodové zdroje znečištění. Tyto oblasti nemají velkou kontaminovanou rozlohu, ale PAU 

jsou zde ve vysokých koncentracích. Na takto kontaminovaných oblastech se kromě PAU 

nachází i sloučeniny BTEX (benzen, toluen, etylen, xylen), alifatické uhlovodíky a těžké kovy, 

stěžující následnou remediace (Kanaly  Harayama 2000). 

3.3.2 Dopady znečištění   

Kontaminace prostředí aromatickými xenobiotiky, jako jsou PAU, je celosvětový 

problém a hrozbou nejen pro zvířata (vodní či suchozemská), ale i pro člověka  

(Pozdnykova et al. 2006). Jedná se o sloučeniny stálé, rozpustné v tucích neboli lipofilní 

(Kačerovský 2022). Čím jsou PAU lipofilnější tím snadněji se dokáží rozpouštět a pronikat 

lipoprotejny buněčné stěny. Mohou se pak šířit po celém těle, nacházejí se v organech 

obsahujících lipidy (Franco et al. 2008). Primární cestou však je dermální absorpce, tedy 

vstřebání pokožkou. To ukázala například studie u 12 zaměstnanců koksárenské pece, kdy cca 

75% absorbovaných PAU (sledoval se zejména pyren, bylo vstřebáno právě pokožkou 

(VanRooij et al. 1993). Nepříznivé hematologické a dermální účinky byly pozorovány u 

pokusných zvířat, u lidí však nikoli. Velmi citlivými na tyto látky jsou zejména vodní 

živočichové a to díky jejich vysoké propustné povaze kůže a žaber ryb (Souza-Bastos & Freire 

2011). Chronická toxicita u vodních živočichů se zvyšuje nejen s počtem benzenových jader, 

ale i rostoucím rozdělovacím koeficientem oktanol-voda. Akutní toxicita se zvyšující se 

hydrofóbností klesá (Pavlíková et al. 2008). Toxicita PAU u ptáků způsobena ropu se může 

projevit kvalitu snesených vajec, samotné líhnutí a abnormality embryí, může též působit 

vývojové abnormality (Holmes et al. 1978). 

  Bylo prokázáno, že PAU jsou látky toxické, karcinogenní, mutagenní a teratogenní 

(IARC 1983). PAU přímo nevyvolávají toxické účinky, toxické účinky vykazují až následné 

metabolity, které jsou teratogenní, mutagenní a karcinogenní (Moorthy et al. 2015).Toxicita 

PAU souvisí s počtem benzenových jader. Čím vyšší počet benzenových jader daný PAU má, 

tím je vyšší toxicita daného PAU (Cerniglia 1993). Hodnoty LD50 (tedy dávky smrtelné pro 

50 % testovaných subjektů) pro jednotlivé PAU jsou ukazatele znázorňující relativní toxicitu 

jednotlivých PAU. Hodnoty LD50 při počtu benzenových kruhů jsou znázorněny v Tabulce 4. 

Obecně platí že mezi PAU s nejvyššími karcinogenními a mutagenními účinky patří molekuly 

se 4 až 6 benzenovými jádry (Moorthy et al. 2015). Většina PAU je pokládána za karcinogeny 
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kromě naftalenu, antracenu, fenantrenu, fluorenu. Acenaftalen a acenaftylen pak mohou být 

pouze slabě karcinogenní (Pavlíková et al. 2008). Naopak jedním z nejsilnějších karcinogenů 

mezi PAU je benzo(a)pyren (Juhasz  Naidu 2000), jedná se o současně prioritně sledovanou 

látku, kterou sleduje Agenturou pro ochranu životního prostředí USA (Renner 1999). 

Vystavením se těmto látkám může zapříčinit rakovinu plic, jater, kůže a slinivky břišní (Doyle 

et al. 2008). Vstupy PAU do lidského těla jsou požitím, vdechnutím a dermálně při kontaktu 

s pokožkou (Doyle et al. 2008). Jde o sloučeniny negativně působící na imunitní systém (Abdel 

& Mansour 2016). V běžné situaci PAU nejsou genotoxické, pomocí savčích enzymů mohou 

být však aktivovány na reaktivní chinony a epoxidy (Harvey 1996). 

 
Tabulka 4 Hodnoty LD50 vybraných PAU (Bamfoth & Singleton 2005) 

Materiál Počet 

benzenových 

jader 

Hodnota 

LD50 

(mg.kg-1) 

Testovaný subjekt Expoziční cesta 

Naftalen 2 533-710 Samec/samice myší 

v daném prostředí 

Orální (ústní) 

Fenanthren 3 750 Myši Orální (ústní) 

Anthracen 3 430 Myši Intraperitoneální (aplikace 

injekční/infuzní formou do 

břišní dutiny) 

Fluoranthen 4 100 Myši Intravenózní  

(do žíly) 

Pyren 4 514 Myši Intraperitoneální 

Benzo[a]pyren 5 232 Myši Intraperitoneální 

 

Stálost PAU v životním prostředí (persistence) je ovlivněna řadou faktorů. Mezi tyto 

faktory zahrnujeme koncentraci, chemickou strukturu,  disperzi, biologickou dostupnost, ale 

také faktory prostředí, jako strukturu a půdní typ, teplotu, pH, množství přítomných živin, vody, 

kyslíku potřebných pro mikroorganizmy k degradaci kontaminantu. Tyto faktory ovlivňují 

dobu setrvání PAU v prostředí (Sutherland et al. 1995). Délka perzistence PAU v prostředí je 

též ovlivněna jeho molekulovou hmotností. Čím vyšší je molekulová hmotnost daného PAU 

tím delší je jeho stálost (Hatzinger  Alexander 1995; Haritash  Kaushik 2009). Zvyšující se 

molekulová hmotnost ovlivňuje i teplotu tání a varu, která se zvyšuje, a tenze par, která klesá 

(Clar & Schoental 1964; Patnaik 1999). Též roste jejich lipofilita a odolnost vůči oxidaci a 

redukci (Kaminski et al. 2008). PAU s vyšší molekulovou hmotností jsou odolnější vůči 

rozkladu mikroorganismy a více perzistentní v prostředí (Brazkova & Krastanov 2013) .  PAU 

s nižší molekulovou hmotností jsou těkavější (Dabrowski 2020). Se zvyšující se molekulovou 

hmotností, rostoucím rozdělovacím koeficientem oktanol-voda, s množstvím lipidů 

v organismu a obsahem nerozpustné organické hmoty se zvyšuje i bioakumulační faktor ve 

vodním prostředí (Pavlíková et al. 2008). Též významné je „stáří“ PAU v sedimentu nebo půdě 

pro schopnost mikroorganismů rozložit daný kontaminant (Hatzinger  Alexander 1995). 

Dalším faktorem, který může ovlivnit dobu setrvání PAU v půdě, je sdružování, neboli tvorba 

asociací PAU s dalšími přítomnými kontaminanty, např. ropnými uhlovodíky a rizikovými 

prvky (Rockne  Strand 1998). 
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PAU emitované do atmosféry (Haritash  Kaushik 2009) převážně končí v půdě, kde se 

ukládají. PAU jsou odolné proti chemické, fotolytické a biologické degradaci (Jones  Voogt 

1999; Kakareka 2002). Procesy působící na PAU v ŽP jsou fotooxidace, chemická oxidace, 

těkání, vyplavování, adsorpce na půdní částice a degradace pomocí mikroorganismů  

(Wild  Jones 1995). Přes tyto všechny procesy rozkladu PAU je nejvýznamnějším 

odstraňování těchto látek mikrobiální degradace (Yuan et al. 2002). Dráha přeměny chemické 

struktury PAU pomocí organismů (biotransformace) má dvě fáze. V první fázi probíhá oxidace 

nebo hydroxylace, tím vzniknou epoxidy či fenoly které jsou následně metabolizovány a 

dochází k párování (konjugacím) s endogenními látkami jako jsou například glutation nebo 

kyselina glukuronová.   
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3.4 Bioremediace  

V důsledku antropogenní činnosti dochází k nárustu kontaminace prostředí v mnoha 

případech toxickými látkami jako jsou POPs.  Nebezpečí, které tyto látky představují lze 

eliminovat konvenčními metodami, do kterých spadá izolace, změna nebo odstranění 

znečišťujících látek (dále kontaminantů). Techniky se skládají z těžby kontaminované půdy a 

následného spálení nebo zadržování. Zapojení těchto technik je finančně náročné a v mnoha 

případech se jedná přenášení kontaminantu z jedné fáze do druhé. Naproti tomu  bioremediace 

přeměňuje polutanty na méně toxické, méně nebezpečné, s menším využitím energie, 

chemikálií a času (Providenti et al. 1993; Ward & Singh 2004).  

Bioremediace může být definována jako proces, který využívá biologické mechanismy 

pro snížení (přeměnu, degradaci, mineralizaci, detoxikaci) obsahů znečišťujících látek 

kontaminujících prostředí do neškodného stavu (Frutos et al. 2012; Smith et al. 2015). 

Bioremediace je metoda užívající zejména mikroorganismů (bakterií) k odstranění 

kontaminace (Takagi et al. 2011; Megharaj et al. 2011), ale lze využít i houby a rostliny nebo 

jejich procesy, například aktivity enzymů. Mikroorganismy a jejich procesy lze kontaminanty 

degradovat či detoxikovat (Megharaj et al. 2014). Díky tomu mohou bioremediační procesy 

snižovat možná rizika nežádoucích přeměn a velké persistence kontaminujících látek 

(Horáková 2006). Bioremediace v principu podporuje nárust biologické aktivity vhodných 

biologických organismů a to jak na místě kontaminace, tak v reaktorech uzpůsobených pro 

bioremediace, takzvaných bioreaktorech (Jandeková 2008). Hlavními výhodami 

bioremediačních metod oproti fyzikálním nebo chemickým metodám jsou šetrnost k ŽP a 

úspora nákladů (Frutos et al. 2012). Základním nedostatkem bioremediace je časová náročnost 

odstranění kontaminantu, včetně dlouhodobého monitoringu. V porovnání s ostatními 

nemediačními metodami je u bioremediace špatná předvídatelnost průběhu procesu (Perelo 

2010). Za zhruba dvacet let došlo u těchto metod ke zlepšení s cílem efektivní, levné a 

především ekologicky šetrné obnovy kontaminovaného prostředí. Byla vyvinuta spousta 

bioremediačních metod, ale kvůli různorodosti kontaminace, žádná univerzální. Důležité jsou 

původně vyskytující se mikroorganismy (tzv. autochtonní), které mohou být řešením 

bioremediací a biodegradací zde vyskytujících se kontaminantů (Verma a Jaiswal 2016). 

Vlastnosti kontaminantů jsou hlavním faktorem ovlivňujícím odstranění. Dále stupeň a hloubka 

znečištění, umístění, typ prostředí, náklady na odstranění a environmentální politika. Tyto a 

další kritéria jsou zvažována při výběru vhodné techniky bioremediace (Frutos et al. 2012; 

Smith et al. 2015). Důležitým kritériem je samotná výkonnost remediační techniky, jako je pH, 

teplota, množství živin a kyslíku a další. Toto kritérium určuje úspěšnost zvolené bioremediační 

techniky (Frutos et al. 2010; Hong  Li Xingang 2011; Kim et al. 2014; Firmino et al. 2015). 

 

3.4.1 Metody bioremediace 

Bioremediační technologie se mohou dělit do kategorií ex situ a in situ (Frutos et al. 2012; 

Smith et al. 2015; Megharaj et al. 2014). Základem technologií  ex situ je odtěžení daných 

kontaminantů z kontaminovaného místa a převezení k následné úpravě/odstranění kontaminace 

(Philp  Atlas 2005; Megharaj et al. 2014). Vhodnost bioremediační techniky se volí za základě 
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jejich nákladů na čištění, typu kontaminantu, hloubce a stupni znečištění, geologické a 

geografické stránky (Philp  Atlas 2005).  Dle Obrázku 2 do bioremediačních technologií  

ex situ patří – Bioremediace v hromadách, bioremediace v řádcích, Bioreaktory a Landfarming. 

 

 
Obrázek 2 Rozdělení bioremediačních technologií (Azubuike et al. 2016) 

Remediace v hromadách se skládá ze dvou kroků - odtěžení kontaminované zeminy a 

následné úpravy (přidáním živin či provzdušněním) pro zlepšení mikrobiální aktivity (Whelan 

et al. 2015). Odtěžená zemina se smíchá se substrátem a umístí do ohrazeného prostoru se 

zajištěným systémem zachytávání výluhu a provzdušňováním. Hromada je od půdního povrchu 

oddělena nepropustnou vrstvou, aby vzniklé výluhy nemohly kontaminovat podzemní vody 

nebo půdu (Megharaj et al. 2014). Vhodná aplikace na kontaminaci těžkými kovy a ropnými 

uhlovodíky (Dias et al. 2015; Gomez  Sartaj 2014; Whelan et al. 2015, Megharaj et al. 2014).  

Remediace v řádcích funguje na podobném principu, půda je zavlažována a spolu 

s opakovaným obracením se zvyšuje její provzdušnění, rovnoměrná distribuce i kontaminantů. 

Díky tomu dochází ke zvýšení mikrobiální aktivity, vyšší degradaci a samotné bioremediaci 

znečišťujících látek (Barr 2001).  

Bioreaktor funguje na principu nádoby, nebo-li reaktoru, ve kterém se odtěžený 

kontaminovaný materiál mění v bezpečný produkt. Uvnitř bioreaktoru se udržují přirozené 

podmínky pro mikroorganismy, pro jejich růst a tím zvýšení rychlost bioremediace. Jsou různé 

typy reaktorů, jako přítokový, vsádkový, vícestupňový, kontinuální, atd. Výhodou bioreaktoru 

oproti ostatním je možná regulace a sledování podmínek v reaktoru. Touto metodou lze 

odstraňovat široké spektrum látek i těkavé organické látky (VOC), jako benzen, toluen, 

ethylantracen a p-xylen (BTEX) (Mohan et al. 2004). 

Land farming je nejjednodušší metodou, kdy odtěžená zemina je pokládána na pevný 

podklad a dochází zde k umožnění aerobní biodegradaci kontaminantů mikroorganismy, které 

se v půdě původně vyskytovaly (Silva-Castro et al. 2015). Odtěžená zemina je provzdušňována 

obděláváním nebo převracením. Sledují se zde půdní podmínky (pH, vlhkost, obsah kyslíku) a 

přidávají se živiny, látky pro zvýšení objemu půdy, pro zlepšení bioremediační aktivity 

mikroorganismů. Metoda lze využít pro odstranění ropných uhlovodíků, odpadů z koksu a 

pesticidů, motorové nafty, topných olejů a odpadů z konzervace (Megharaj et al. 2014). 
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Do ex situ technologií lze zařadit také kompostování. Metoda kompostování zahrnuje 

mísení kontaminované zeminy s organickými přísadami, jako hnůj, dřevěný štěpka, seno, 

bioodpad s činidly. Pro správnou mikrobiální aktivitu musí být zachován správný poměr uhlíku 

ku dusíku (C:N). Pro zvýšení účinnosti procesu degradace je vhodné udržovat základní 

podmínky jako obsah vlhkosti, kyslík a teplotu. Bylo prokázáno schopnost kompostování 

snížení koncentrace výbušnin (TNT, RDX, HMX atd.), PAU a pesticidů jako DDT (Megharaj 

et al. 2014). 

Na rozdíl od remediačních technologií typu ex situ jsou technologie typu in situ 

prováděny přímo na daném místě kontaminace. Mezi hlavní výhody patří nenarušení lokality 

(její půdní struktury) a dochází k úspoře nákladů za odtěžení (Megharaj et al. 2014). 

Bioremediace v in situ byla s kladným výsledkem použita k remediaci reziduí barviv, 

chlorovaných rozpouštědel, uhlovodíků a těžkých kovů (Folch et al. 2013; Kim et al. 2014; 

Frascari et al. 2015; Roy et al. 2015). Účinnost in situ technologie ovlivňuje především 

pórovitost půdy, pro správný průběh bioremediace musí být však vhodné podmínky prostředí 

jako vlhkost, živiny, akceptory elektronů, pH, teplota (Philp Atlas 2005). Nejběžnějším 

akceptorem elektronů je kyslík, za jehož přítomnosti mikroorganismi přeměňují kontaminant 

na H2O, CO2 a mikrobiální buněčnou hmotu. V anaerobních podmínkách jsou využívány jako 

akceptory elektronů sírany, dusičnany, mangan, železo, CO2. Příroda je schopna za příznivých 

podmínek přirozené degradace, bez lidského zásahu (Megharaj et al. 2014). Bioremedice in situ 

se dají rozdělit na technologie přirozené tedy ponechání přirozenému procesu bez vnějšího 

zásahu a technologie podporované, kdy je účinnost remediace zvýšena vhodným zásahem pro  

lepší remediaci kontaminovaného místa (Philp  Altlas 2005). To je možné v případech 

vysokého stupně ohrožení ekosystému, s nutností urychlení rozkladu kontaminantu (Megharaj 

et al. 2014). Mezi vylepšené se řadí metody bioslurping, bioventing, biosparging, 

fytoremediace. 

Bioventing je technologie podněcující aerobní biodegradaci kontaminantu přirozeně se 

vyskytujícími mikroorganismy poskytnutím kyslíku (Magharah et al. 2014). Jedná se o 

provzdušňování nenasycené zóny půdy dodáváním kyslíku pomocí proudu vzduchu hnaného 

do půdy. Toto provzdušnění zvýší aktivitu původních mikroorganismů a tím i zlepší 

bioremediaci (Philp  Altlas 2005). Bioventing lze použít i pro nasycenou zónu (podzemní 

vody) kdy je kyslík vháněn s nižší rychlostí, kvůli zajištění dostatku vzduchu (Megharaj et al. 

2014). Bioventing je technologie vhodná na odstranění především ropných látek (Höhener  

Ponsin 2014), pesticidů, prostředků na ochranu dřeva, nechlorovaných rozpouštědel atd. 

(Megharaj et al. 2014). Bioslurping je technologií v níž dochází ke kombinaci biologického 

odvětrávání, extrakce půdní páry a vakuového čerpání. Nejprve dochází k nasátí kapalin (půdní 

plyn, volné produkty) a oddělování znečišťujících látek od vzduchu vody (Gidarakos  

Aivalioti 2007). Po odstranění kontaminantů lze zapnout zpětný chod, tedy pracuje se na 

principu bioventingu, pro dokončení sanace. Technologie je vhodná k odstranění lehkých 

nevodných kapalin (LNAPL), dále politikových a těkavých organických látek (VOC) (Kim et 

al. 2014). Metoda biospargingu se podobá metodě bioventingu, avšak s rozdílem že proud 

vzduchu je vháněn do nasycené zóny. To podporuje vzestup VOC do nenasycené zóny a jejich 

biodegradaci (Philp  Atlas 2005). Technologie Biospargingu se využívá při remediaci 

ropných látek u vodních vrstev půdy (Kao et al. 2008). Fytoremediace je metodou využívající 
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rostlin pro remediaci míst kontaminovaných polutanty. Rostliny mohou daný polutant 

degradovat, akumulovat, extrahovat, stabilizovat, filtrovat nebo pomoci jeto těkání. Je tedy 

možné remediovat kontaminanty jako těžké kovy, radionuklidy, uhlovodíky a chlorované 

sloučeniny (Meagher 2000; Kuiper et al. 2004). 

Podporovanou bioremediaci lze též dělit na biostimulaci a bioaugumentaci. Biostimulace 

pracuje na principu podpoření faktorů, které ovlivňují růst původních mikroorganismů (Perelo 

2010). Urychlí již probíhající přirozené biodegradační procesy, které jsou většinou pomalé. 

Stimulace se provádí nejčastěji přidáním dusíku a fosforu (popř. induktorů konkrétních enzymů 

nebo růstových faktorů) do prostředí a tím k nárůstu vhodných mikroorganismů schopných 

snížit nežádoucí rizika kontaminantů (Horáková 2006). 

Bioaugumentace neboli přídavek nových mikroorganismů (Perelo 2010), funguje na 

principu přidání mikroorganismů do kontaminovaného prostředí, přirozeně se vyskytujících 

nebo geneticky modifikovaných s potenciálem odstranit nebo snížit toxický účinek 

kontaminantu (Megharaj et al. 2014). Též mohou být přidány potřebné růstové faktory a živiny. 

Nejčastěji jsou využívány mikroorganismy odebrané z přirozeného prostředí. V současné době 

se nevyužívá geneticky pozměněných organismů, to pouze v laboratorních podmínkách 

(Horáková 2006). Z povahy mikroorganismů využívaných v procesu biremediace lze 

bioremediaci rozdělit na anaerobní, aerobní (Passatore et al. 2014), případně obojí. Volba závisí 

na vhodnosti daného mikroorganismu pro daný kontaminant (Megharaj et al. 2014). 

V Tabulce 5 je zobrazen souhrn některých používaných bioremediačních technologií.  
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Tabulka 5 Používané bioremediační technologie (Megharaj et al. 2014) 

Technika  Matrice  Cílové kontaminanty 

Bioaugumentace  Půda, kal, podzemní voda  Benzen, toluen, ethylbenzen, xylen 

(BTEX); ropné uhlovodíky; 

pesticidy; rozpouštědla  

Biostimulace  Půda, kal, podzemní vody BTEX, ropné uhlovodíky, pesticidy, 

rozpouštědla 

Bioventing Půda Ropné uhlovodíky, nechlorované 

uhlovodíky, pesticidy 

Vnitřní bioremediace Půda a podzemní voda  Palivové uhlovodíky (BTEX), 

rozpouštědla 

Bioreaktory: na bázi 

kejdy  

Půda, kal, podzemní voda Výbušniny (TNT), uhlovodíky 

(BTEX), polycyklické aromatické 

uhlovodíky (PAH), pesticidy, 

konzervační prostředky na dřevo 

Land farming Půda, kal, sediment Ropné uhlovodíky, pentachlorfenol 

(PCP), pesticidy 

Kompostování  Půda, kal, sediment  Výbušniny, polycyklické aromatické 

uhlovodíky (PAH), pesticidy, PCP 

Sanace plísní (houba 

bílé hniloby) 

Půda Chlorované aromatické uhlovodíky, 

polychlorované dibenzo(p)dioxiny, 

výbušniny (TNT), polycyklické 

aromatické uhlovodíky, pesticidy 

 

V této práci zabývající se společenstvem hub v kontaminovaných půdách, bude 

konkrétně pojednáváno o houbách přizpůsobení životu v takto kontaminovaných půdách a 

potenciálu těchto hub pro remediace kontaminované půdy. 

3.4.2 Využití hub pro bioremediaci 

3.4.2.1 Morfologie a fyziologie hub 

Houby představují souhrn nejen hub ale i plísní, lišejníků, kvasinek, polypórů, rostlinných 

parazitických rzí, sněti atd. Houby mají dlouhou historii, významně přispívající k 

rozvoji biosféry a samotnému lidskému průmyslu, vědě a medicíně (Stajich et al. 2009; Liolios 

et al. 2008). Zhruba před bilionem let (Taylor  Berbee 2006) se jednobuněčné vodní formy 

eukaryot s jedním zadním bičíkem rozdělily do dvou skupin, z jedné skupiny se vyvinula 

zvířata a z druhé skupiny pak houby (Stajich et al. 2009). Fosílie hub byly objeveny mezi 

fosíliemi z posledního devonu, staré zhruba 400 mil. let (Taylor et al. 2005). Houby neboli 

Fungi, Mycetalia (Kalina  Váňa 2005) patří do samostatné říše i když dříve byly řazeny do 

říše rostlin jako Mycophyta. Zástupci říše hub se nachází po celém světě a bylo již popsáno více 

než 120 000 druhů hub (Hawksworth 2001; Kirk et al. 2001) a podle odhadů jich existuje 6,28 

milionů druhů (Baldrian et al. 2022). Houby jsou heterotrofní, nefotosyntetizují, živiny 

získávají extracelulárním trávením pomocí aktivních enzymů a následnou absorpcí již 
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rozložených produktů (Dix  Webster 1995, Ainsworth 1973). Právě schopnost hub přijímat 

rozpuštěné látky ať už organické tak anorganické z extrémně zředěných roztoků je jedním 

z jejich charakteristických znaků (Griffin 1994). Produkují komplexy a mnohobuněčné 

struktury, které jsou pro houby charakteristické. Tyto struktury se podobají strukturám jiných 

eukaryotních organismů (Moore 1994). Žijí v substrátu prostřednictvím nepohyblivého mycelia 

hyf, kde základem buněčné stěny jsou chitin a glukany, vzácně glukany a celulóza (Ainsworth 

1973). Hyfy, zobrazené na Obrázku 3, vypadají jako rozvětvené trubičky tvořící ucelený 

systém, takzvané mycelium. Hyfy jsou pro většinu skupin hub stejné a mohou se lišit jen 

přítomností nebo absencí přepážek nebo příčných stěn (Carlile 1995). Houby jsou eukaryotické 

organismy (Stajich et al. 2009; Liolios et al. 2008), což znamená že, uvnitř hyf se nacházejí 

jádra obalená v cytoplazmě, dle jader může být mycelium pokládané za homokaryotické, když 

jsou jádra geneticky identická nebo heterokaryotické (pokud jsou jádra v myceliu různých 

genotypů). Také může být mycelium dikaryotické (především u druhu Basidiomycota), ve které 

jednotlivá buňka obsahuje dvě jádra geneticky odlišná. Hyfy mohou být aseptické, kde jádra 

leží ve společné cytoplazmě nerozdělené přepážkami nebo přepážkové hyfy, které jsou 

rozdělené a v jednotlivých segmentech je jedno nebo více jader. Houby nemusí být tvoře jen 

pomocí hyf, ale mohou se vyskytovat jako samostatné kvasinkové buňky (Carlile 1995). 

Pojmem pseudohyfa je označován mezistupeň mezi hyfou a kvasinkovou buňkou. Některé nižší 

houby vytvářejí centrální útvar, kde se koncentruje protoplazma, útvar je nazývaný stélka. 

Houba může vytvářet jedno nebo více center. Patogenní houby vytvářejí takzvané plasmodium, 

což je hmota protoplazmy s jedním nebo více jádry, okolo které není buněčná stěna (Bartnicki-

Garcia 1996). Životní cyklus je spíše složitý, ale může být i jednoduchý (Ainsworth 1973). 

Základní rozmnožováním hub jsou malé výtrusy. Vzniklých spory z výtrusů je velké množství, 

aby byla reprodukční potenciál co největší. Spory sloužící k rozmnožování být orgánem 

sexuálním či asexuálním, zapojují se do rozptýlením přežití. Spory lze rozlišovat na takzvané 

xenospory rozptýlené od zdrojového místa spor a memnospory zůstávající u zdroje (Gregory 

1966). Energie potřebná k rozptýlení spory může být dána její strukturou nebo násilným 

vybitím orgánu, který sporu nese (Ingold 1971). Mnohé spory však mohou být rozptýleny 

pasivně za pomoci vzduchu, gravitace, vodních proudů, deště, zvířat (nejvíce hmyzem), lidskou 

činností. Rozptyl spor může být až dálkoví přes tisíce kilometrů. Též mohou být spory, které se 

dokážou pohybovat prostřednictvím bičíku (Webster  Weber 2007).  Spory mohou být hodně 

odolné např. plísní mohou nečinně přetrvávat v půdě mnohou let, z důvodu nevhodných 

přírodních podmínek, jako chlad, sucho, atd. (Sussman  Halvorson 1966; Sussman 1968). 

Spory jsou vysoce variabilní, mohou být rozvětvené/ nerozvětvené, jednobuněčné až 

mnohobuněčné, spirálovitě stočené, silnostěnné/ tenkostěnné, suché/ lepkavé atd. (Webster  

Weber 2007). Houby se mohou rozmnožovat jak sexuálně, kdy probíhá nukleární fúze a 

meióza, parasexuálně prostřednictvím jaderné fúze následované postupnou dediploidizací, 

nebo asexuálně mitotickým dělením jader. Jsou jak makroskopické tak mikroskopické. V ŽP 

mohou zastávat role symbiotické, tak saprotrofické, nebo parazitické (hyperparazitické) 

(Ainsworth 1973).  
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Obrázek 3 Struktura Hyfů (Webster  Weber 2007) 

3.4.3 Taxonomie hub 

Podle ekologie lze houby rozdělit do tří skupin a to saprobní houby, biotrofní houby, 

parazitické houby (Dix & Webster 1995). Saprobní houby využívají odumřelou organickou 

hmotu jako zdroj uhlíku, kde houby s bílou hnilobou rozkládají lignocelulózu a houby s hnědou 

hnilobou rozkládají celulózu. Biotrofní houby přijímají uhlík od rostlin, se kterými žijí 

v partnerství. Do této skupiny lze zařadit mykorhizní houby (Treu  Falandysz 2017). Dle 

taxonomického třídění houby spadají do tří skupin Eukaryoty, což jsou Eumycota, kde jsou 

obsaženy jen houby, Protista (Prvoci) a Chromista (Straminipila) (Beakes 1998; Kirk et al. 

2001). Přehled taxonomického třídění je zobrazen na Obrázku 4. 

 

 
Obrázek 4 Taxonomické třídy hub a houbám podobných organismů (vyznačených tučně) (Bruns et al. 1991;  

Oliver  Schweizer  1999) 

V této práci zabývající se společenstvy hub bude pojednáváno především o houbách říše 

Eumycota. Do  Protista s podříší Protozoa (Prvoci) patří kmen jako Myxomycota 

(Myxomycetes) a Plasmodiophoromycota. Myxomycota jeskupinou slizových plísní (myxa = 

(a) aseptické hyfy 
(b) přepážkové hyfy 
(c) kvasinková buňka 
dělící se štěpením  
(d) kvasinková buňka 
dělící se pučením 
(e) pseudohyf 
(f) stélka 
(g) plasmodium 
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sliz), které se nejen z hlediska fylogenetického podstatně liší od Eumycota, též se liší svojí 

ekologií a fyziologií. Ve negativním stavu jsou buď améby nebo plazmodium. K pohybu 

využívají přední bičíky a jejich potravou jsou bakterie, jiné améby a buňky kvasinek. Do kmene 

Myxomycota patří třídy Myxomycetes, Protosteliomycetes, Dictyosteliomycetes, 

Acrasiomycetes. Myxomycetes jsou pravděpodobně příbuznými s Protosteliomycetes, 

Dictyosteliomycetes. Acrasiomycetes na rozdíl od ostatních jeví známky odlišného evolučního 

původu (Baldauf 1999; Baldauf et al. 2000).  Biotrofní parazité je kmen nazývaný 

Plasmodiophoromycota. Tito parazité způsobují vážná hospodářská onemocnění, napadají 

vyšší rostliny, poškozují plodiny (Adams 1991; Campbell 1996). Též napadají řasy, kmen 

Oomycota a rozsivky (Dick 2001).  

Říše Chromista neboli Straminipila je pojmenování široké skupiny pojmenované „Menší 

houby“. Na rozdíl od říše Eumycota je strukturou buněčných stěn Chromista celulóza a ne 

chitin. Dalšími rysy říše Chromista jsou mitochondriální membrány postavených do 

tubulárních krist, ty se též nacházejí v rostlinách. Mají přítomný bičík v konkrétních fází 

vývojového cyklu. Vyznačují se také schopností syntetizovat lysin, což je aminokyselina, 

syntetizovaná pomocí drah kyseliny a,e-diaminopimelové (DAP), tato kyselina je též přítomna 

u suchozemských rostlin a zelených řas (Griffin 1994). Do říše Chromista spadají řasy (zlaté a 

hnědé), rozsivky, chryzofyty, kryptomonády, ale též kmen Oomycota, Labyrinthulomycota a 

Hyphochatriomycota. Oomycota a Labyrinthulomycota jsou nazývané straminipilózní houby, z 

důvodu podobného životního stylu s houbymi (Dick 2001). 

Eumycota je říše tzv. pravých hub, do této skupiny spadají kmen hub Chytridiomycota, 

Zygomycota, Ascomycota, Basidiomycota. Kmen Chytridiomycota sčítá přes 900 druhů hub 

rozdělených do pěti řádů (Barr 2001; Kirk et al. 2001) o kterých se hovoří jako o chytridech. 

Jejich výskyt je převážně v aerobních podmínkách ve vodě, sedimentech a půdě. Rozmnožování 

Chytridiomycota je pomocí zoospor s jedním zadním bičíkem (Webster  Weber 2007). 

Většina Chytridiomycot je saprotorofní, tedy využívají rozkládajících se zbytků zvířat a rostlin 

jako zdroj celulózy, keratinu, chitinu, atd. Zástupci kmene Chytridiomycot Calulochatrium jsou 

tzv. mykoparazité, kteří parazitují na suchozemských houbách (Voos 1969). Některé druhy 

mohou jsou biotrofní parazité napadající vláknité řasy, rozsivky a fytoplanktonu. Mohou být 

též přenašeči virů, např. druh Olpidium brassicae způsobující onemocnění žil hlávkového 

salátu. Patogenní organismy, např. Coelomomyces, kteří jsou patogeny vodních bezobratlých 

(Bartnicki-Garcia 1987). Na rozdíl od kmene Oomycoty kde buněčné stěny obsahují celulózu, 

kmen Chytridiomycota má buněčné stěny složené z chitinu. Toto složení se též nachází u 

ostatních z říše Eumycota (Fuller 2001). 

  Zygomycota je kmen hub, se rozmnožují asexuálně pomocí spor. Spory jsou 

nepohyblivé tzv. aplanospory a uvnitř sporangia (sporangiofory). Rozptyl těchto spor je pasivní 

pomocí větru, deště, hmyzu nebo násilným uvolněním sporangií. Buněčné stěny jsou tvořeny 

chitinem a chotosanem, což je neacetylovaný derivát chitinu (Bartnicki-Garcia 1987). 

Syntetizace lysinu je pomocí cest kyseliny a-aminoadipové (AAA), jako je tomu 

pravděpodobně u všech z říše Eumycota (Webster  Weber 2007). Kmen Zygomycota obsahu 

dvě třídy Zygomycetes čítající 870 druhů rozděleným 10 řádů a Trichomycetes čítající 218 

druhů ve 3 třídách (Kirk et al. 2001). Předpokládá se že kmen Zygomycota dal vzniku tzv. 

vyšších hub (Jensen et al. 1998; Schüssler et al. 2001). Zygomycota jsou saprotrofní (např. řád 
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Mucorales), ale mohou být i parazité (např. Entomophthorales, kteří jsou hmyzí parazité). 

Některé druhy žijí v symbióze s některými druhy suchozemských rostlin (Tanabe et al. 2005).   

Nejpočetnějším kmen hub je Ascomycota, která čítá přes 32 000 popsaných druhů 

rozdělených do 3400 rodů (Kirk et al. 2001). Překladem z řečtiny Ascomycota znamená vakové 

houby. Rozmnožování je sexuální produkcí spor, spory jsou zabaleny ve vaku, v tzv. ascus, 

proto se nazývají askospory. Toto je charakteristické pro kmen Ascomycota. U většiny 

Ascomycota své spory rozptyluje pomocí vymrštění stříkacím mechanismem pomocí napjatého 

ascusu se sporami. Druhy kmen Ascomycota mohou být jak saprotrofy, biotrofní nebo  

nekrotrofní parazité zvířat, rostlin, i lidí. Např. Taphrinales jsou biotrofní parazité 

způsobujících růstové abnormality u rostlin (Blackwell 1994; Weir  Blackwell 2001). Mohou 

žít též v asociacích s rostlinami, symbióze jako například lišejníky. Lišejníky jsou duální 

organismy skládající z fotosyntetizující řasy nebo sinice a houby kmen Ascomycota žijící ve 

sdružení. Lišejníky tvoří zhruba necelou polovinu popsaných druhů Ascomycota (Lutzoni et al. 

2001). Mohou též tvořit symbiózu s lanýži a stromy, jako buk, dub. Výskyt kmen Ascomycota 

je v půdě, sladké i slané vodě, ale i v nadzemních částech rostlin (Webster  Weber 2007). 

Do kmen Basidiomycota, tvořícího třídou Basidiomicety, patří známé houby jako 

muchomůrky, hřiby, pýchavka, hadovka a mnoho dalších a obsahuje přes 30 000 druhů. Patří 

sem i patogeny jako sněť a plísňové rzi, které způsobují choroby plodin vyšších rostlin, např. 

Heterobasidion poškozující jehličnaté plantáže. Mnohé druhy kmen Basidiomycota jsou 

saprotrofní, podílející se na rozkladu dřevin a tvorbě detritu. Převážná většina Basidiomycot 

žije na souši, rozptyl spor je zapříčiněn větrem, ale najdou se i na mořských a sladkovodních 

stanovištích. Již zmiňované muchomůrky, hříbky atd. mohou vytvářet symbiotické vztahy 

s kořeny stromů. Jako saprotrofní organismy, kromě rozkladu dřeva, zastávají velmi důležitou 

úlohu v recyklaci živin. Plodnice některých Basidiomycot se pěstují jako potravina, např. rod 

Pleurotus, nebo-li hlíva ústřičná nebo druh Agaricus bisporus, pečárka dvouvýtrusná. Některé 

druhy jsou též halucinogeny, jako rod Psilocybe (kouzelné houby) nebo muchomůrka červená 

Amanita muscaria (Webster  Weber 2007). Dlouhověkost mycelia kmen Basidiomycot může 

být velká, příkladem může být Armillaria přesahující věk 1500 let s velikostí o rozloze 15 ha 

v Kanadských lesech (Smith et al. 1992).  Basidiomycoty mohou růst ve formě mycelia, ale též 

ve formě podobné kvasinkám anebo mohu přepínat mezi těmito formami, jsou tzv. dimorfní. 

Diomorfní druhy mohou být patogenní a nebezpečné pro člověka, jako druh Filobasidiella 

neoformans způsobující onemocnění mozku, které je pro imunokompromitované pacienty 

smrtelné (Webster  Weber 2007). 

3.4.4  Houby a bioremediace 

Potenciál hub pro bioremediaci v posledních letech stále nabývá na významu (Gadd 2001; 

Goltapeh et al. 2013). Použitím hub pro bioremediaci se dá hovořit o takzvané mykoremediaci 

(Dix & Webster 1995). Využití hub pro bioremediaci je pokládáno za způsob odstraňování, 

nebo detoxikaci znečišťujících polutantů, jako jsou POPs, který je šetrnější k životnímu 

prostředí než metody fyzikální a chemické remediace (Abdul Salam et al. 2013, Zotti et al 

2014).  

Biologická remediace  pomocí hub je slibnou metodou avšak skýtá určitá omezení. 

Faktory ovlivňující bioremediaci jsou citlivost vůči biologickým procesům, špatná produkce 
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enzymů při promíchávání, špatný růst v suspenzních systémech, toxicita, špatné zachycení na 

pevných částicích, chemická sorpce, pomalá schopnost přeměny, konkurence s mikroby 

(Megharaj et al. 2014). Avšak na rozdíl od rostlin a bakterií mohou houby vytvářet micelární 

sítě, které jsou vhodné pro průnik půdou a snazšímu přístupu k půdním pórům.  

Oproti jednobuněčným bakteriím může mnohobuněčné houbové mycelium působit jako 

jednotka, obnovovat mrtvé hyfy, alokovat zdroje, růst okolo bariér a oblastí půdy zdrojově 

bohatých (Dix & Webster 1995). Pokud jsou v půdě dostupné zdroje, může se v hyfách mycelia 

uskutečňovat neomezené dělení buněk. Mnohé z druhů hub dokážou též tvořit takzvané 

rhizomorfy rostoucích na velké vzdálenosti od místa původního mycelia a tím i kolonizovat 

vzdálenější oblasti s nepříznivými podmínkami. Oproti bakteriím plísně dokáží odolávat 

vyšším koncentracím toxických látek v prostředí (Evans  Hedger 2001). Houbové hyfy 

mohou zabírat rozsáhlé oblasti, kde jejich biomasa může dosáhnout 1 mg/g sušiny půdy  (Ritz 

 Young 2004) a u lesních půd 1 km/g půdy (Osono et al. 2003). Houby produkují bioaktivní 

enzymy, které jsou pro využití hub v bioremediaci důležité (Mougin et al. 2009). Při 

nevyhovujících podmínkách substrátu půdy produkují exoenzymy pro degradaci 

makromolekul. Přitom vzniká velké množství enzymů, které se vylučují do substrátu (Harms 

et al. 2011; Kahraman  Yesilada 2001). Proces biodegradace uhlovodíků zahrnuje částečnou 

nebo celkovou mineralizaci (Alexander 1999). Některé houby však dokáží akumulovat 

především kovy a částečně radioaktivní prvky (Falandysz 2017; Falandysz et al. 2015).  

Vhodnost pro bioremediaci zvlášť vykazuje kmen hub Bazidiomicoty (Reddy 1995). Tyto 

organismy jsou schopné degradovat uhlovodíky, jako PAU, halogenované aromatické 

uhlovodíky, výbušniny, fenoly a aromatické uhlovodíky (Boopathy 2000; Lewis et al. 2004), 

odolná barviva a další POPs, jako DDT, PCB, PCDD/F (Hiraishi 2003). Jsou i případy kdy 

bazidiomicoty byly použity pro biosorpci, konkrétně mrtvá houbová biomasa pro odstranění 

barviv z odpadních vod (Asma et al. 2006). 

 Mnohé Basidiomycoty mají schopnost odbourávat nejen celulózu, ale i lignin. Ty jsou 

označované jako houby s bílou hnilobou. Na rozdíl od hub s bílou hnilobou do kmene 

Basidiomycoty patří i houby s hnědou hnilobou, které dokážou rozkládat celulózu, ale ne lignin. 

Houby s bílou hnilobou jsou vybavené enzymovými systémy ligninperoxidáz, 

manganperoxidáz, fenoloxidáz a lacáz (Reddy  Mathew 2001; Anastasi et al. 2012). Pomocí 

těchto enzymů dokážou degradovat lignin, ale též velké množství organických kontaminantů 

přetvářejících na lignin (Harvey  Thurston 2001). Nejvíce využívanou houbou s bílou 

hnilobou je druh Phanerochaete chrysosporium, používaný pro bioremediaci uhlovodíků. Další 

z hub bílé hniloby hojně využívanou k bioremediaci je druh Pleurotus ostreatus (Treu  

Falandysz 2017)., který dokáže degradovat např. PAU (Matsubara et al. 2006; Leonardi et al. 

2007), antracen (Vyas et al. 1994). 

Houby s hnědou hnilobou nejsou vybaveny fenoloxidázami, díky kterým dokážou houby 

s bílou hnilobou degradovat široké spektrum kontaminantů. Též nedokážou rozkládat lignin 

(Reddy  Mathew 2001; Anastasi et al. 2012). Navzdory tomu dokážou houby s hnědou 

hnilobou rozkládat různé PAU. Konkrétně houby druhu Laetiporus sulphureus dokáží rozkládat 

fenantren (Sack et al. 1997) nebo Daedalea dickinsii, Gloeophyllum trabeum a Fomitopsis 

pinicola (houby s hnědou hnilobou) které jsou schopné degradace DDT (Purnomo et al. 2011). 

Možným mechanismem rozkladu hub s hnědou hnilobou byl navrhnut Fentonova reakce (Hyde 



34 

 Wood 1997; Purnomo et al. 2008), tedy oxidaci Fe iontů a následné sdílení volných radikálů, 

konkrétně hydroxylových radikálů s houbami bílé hniloby i když se na reakci podílí jiný soubor 

enzymů. Je možné, že tento mechanismus hraje roli i v rozkladu celulózy (Koenigs 1974). 

 

Tabulka 6  Přehled saprobitních hub kmene Basidiomycota a jimy degradujících polutantů (Treu  Falandysz 2017) 

Degradovaná 

látka 

Saprobní Houba 

pentachlorfenol Agrocybe perfekta, Ceriporiopsis subvermispora, Phanerochaete 

chrysosporium, Phanerochaete sordida, Peniophora cinerea, 

Trametes hirsuta 

Aromatické HC Rod Allescheriella,  

PAU Xerotus discolor, Bjerkandera adusta, Coprinopsis cinerea, 

Ganoderma lucidu, Irpex lacteus, Rod Phellinu, Pleurotus ostreatus, 

Stropharia coronilla, Trametes versicolor, Trametes coccinea, 

PCP Xerotus discolor, Galerina patagonica, Lenzites betulina,  

Anthracen Coriolopsis polyzona, Coriolopsis trogii, Phanerochaete 

chrysosporium, Pleurotus ostreatus, Trametes versicolor 

Nitrobenzen Coriolopsis trogii,  

Betazon (herbicid) Ganoderma lucidum 

Textilní barva  Ganoderma lucidum, Pleurotus ostreatus, Trogia buccinalis 

Chlorpyrifos Rod Ganoderma 

POPs Rod Ganoderma 

Phenanthren Laetiporus sulphureus, Phanerochaete chrysosporium 

Hexachlorobenzol Rod Lentinus,  

Naphthalen Phanerochaete chrysosporium 

Pyren Phanerochaete chrysosporium, Rod Psilocybe 

DDT Phanerochaete chrysosporium 

Linden Phanerochaete chrysosporium 

TNT Phanerochaete chrysosporium 

Dioxiny Phanerochaete sordida 

Aromatické 

uhlovodíky 

Rod Phlebia, Rod Pleurotus 

Bisphenol A Rod Pleurotus 

Hexachlorbenzen Rod Psilocybe 

Yperit Trametes versicolor, Fomitopsis palustis 

Chlorofenol 

(degradace 

vevodném roztoku) 

Trametes versicolor, Trametes pubescens 

 

Mykorhizní houby se využívají v bioremediaci, především kmen Glomeromycota tvořící 

symbiotický vztah téměř se všemi suchozemskými rostlinami (Smith  Read 2010). Kmen 

Basidiomycot tvoří pochvu kolem kořenů, kde hyfy houby nepronikají do buněk kořenů, 
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dochází k tzv. ektomykorhize (Webster  Weber 2007; Brundrett 2008). Při bioremediaci 

pomocí mykorrhizních hub je tedy nutné počítat i s výsadbou stromů. Toto uskupení kromě 

symbiózy houby a stromu zahrnuje i další organismy, jako další houby, bakterie, které se 

usazují v okolí rhizosféry (Roy et al. 2007; Cairney  Meharg 2002).   

Ačkoliv mykorhizní houby neobsahují podobné enzymy pro degradaci kontaminantů jako 

saprotrofní houby (Hering 1982; Colpaert  van Laere 1996), byly popsány degradace PCB 

několika ektomykorhizními houbami (Donnelly  Fletcher 1994). Ektomykorhizní houby 

druhu Boletus edulis dokáží rozložit DDT, Gomphidius viscidus, Laccaria bicolor, Leccinum 

scabrum dokáží odstranit antracen pomocí biosorpce (Huang et al. 2007). Suillus variegatus 

jsou schopni rozkladu TNT (Meharg et al. 1997). Vhodně použité mykorrhizní houby též 

snižovat stres rostlin, např. v půdách s vysokým obsahem sodíku, alkalických solí. 

Nakombinování tolerantních druhů vůči stresovým faktorů by mohlo být úspěšné pro 

ektomykorhizní rekultivaci. Z důvodů degradačních schopností, symbiózy s rostlinami, která 

též může přispívat k samotné degradaci ať již primárních nebo sekundárních produktů rozkladu 

znečišťujících látek, mykorhiznímu systému zahrnujícímu vlastní zdroj uhlíku a obrození 

poškozené krajiny, jsou ektomykorhizní houby a jejich symbióza se stromy, rostlinami slibnou 

metodou pro obnovu znečištěných míst (Treu  Falandysz 2017).     

 

 

 
  



36 

4 Metodika 

4.1 Odběry vzorků půdy a hub 

Vzorky půdy byly odebrány na několika místech v městě Litvínov, kde předchozí 

výzkumy prokázaly vysoké obsahy PAU v půdě (Hanousková et al., 2021). Tentokrát bylo 

vybráno sedm odběrových míst, kdy na každém z těchto míst byly v květnu 2022 odebrány 3 

vzorky půdy do hloubky 25 cm. Vzorky půdy byly poté zmraženy při -20°C, lyofilizovány a 

dále rozmělněny ve třecí misce a prosety v sítu o velikosti ok 2,0 mm. 

 

Jednotlivá odběrová místa lze popsat následovně:  

 

1) Důl Pavel je zahrádkářská kolonie, která byla vybudována poblíž uzavřeného hlubinného 

uhelného dolu stejného jména. Vzorky půdy zde byly odebrány v lesíku, který s kolonií 

sousedí, a na břehu potoka, který kolonií protéká 

2) Chudeřín je část města Litvínov, kde byly vzorky půdy odebrány na louce, která se nachází 

mezi dětským hřištěm v ulici Chudeřínská a zahrádkářskou kolonií 

3)  Nová Voda je vodní nádrž, která vznikla v důsledku bývalé důlní činnosti, a nachází se také 

v části Chudeřín na kraji parku Nové Záluží, poblíž ulice Podkrušnohorská a Havířská. 

Půda byla odebírána v lesním porostu na břehu této nádrže 

4) Nová Voda louka je označení pro místo odběru také na břehu nádrže Nová Voda, ale mimo 

lesní porost 

5) Park je označení pro odběrová místa ve známém parku Voigtovy sady, který se nachází 

v centru města za kostelem Sv. archanděla Michaela mezi ulicemi Kostelní, Zahradní a 

Smetanova 

6) Šumná; pod tímto označením se nacházejí vzorky odebrané v lesním porostu podél ulice 

Sokolská směrem k obci Šumná 

7) Vyhlídka je známé místo s názvem Czedikův gloriet, vzorky půdy byly odebrány v lesním 

porostu podél lesní cesty, která směřuje k tomuto místu z ulice Czedikova 

 

Na těchto lokalitách byl pak ve dnech 16. 8. 2023 a 3. 11. 2023 proveden monitoring 

všech druhů hub,  které v uvedených termínech tvořily plodnice. Výjimkou je pouze lokalita 

Šumná, která k monitoringu hub nebyla přístupná. 

4.2 Analytické metody 

Veškeré analytické metody byly prováděny v laboratořích Katedry agroenvironmentální 

chemie a výživy rostlin České zemědělské univerzity v Praze. S výjimkou stanovení obsahu 

PCB a PCDD/F, které bylo prováděno v akreditovaných laboratořích firmy ALS Czech 

Republic, s.r.o. 
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4.2.1 Stanovení půdní reakce  

Pro stanovení půdní reakce byl využit pH-metr se skleněnou elektrodou (Obrázek 5). Do 

uzavíratelné PET nádoby bylo odváženo 5,0 g vzorku půdy a následně přidáno 50 ml roztoku 

CaCl2 o koncentraci 0,01 mol/l. Nádoba byl důkladně uzavřena a umístěna na třepačku na 60 

min. Po vytřepání byla nádoba ještě nechána odstát na dobu 60 min. Pomocí pH-metru bylo 

změřeno pH. 

 
Obrázek 5 pH-metr WTW 3110 

4.2.2 Stanovení kationtové výměnné kapacity   

Kationtová výměnná kapacita (KVK) je stanovení, při kterém byly stanoveny výměnné 

kationty Ca, Mg, K, Na, Al, Fe a Mn, kdy se KVK vyjadřuje jako součet obsahů jednotlivých 

kationtů (Ca, Mg, K, Na, Al, Fe, Mn) v půdě, uváděno v jednotkách mmol/kg. 

Na přípravu roztoku BaCl2 o koncentraci 0,1 mol/l bylo na analytických vahách naváženo 

24,428g BaCl2 . 2H2O. Navážka byla následně rozpuštěna v 1000 ml destilované vody. Po 

připraveném vyluhovacím roztoku bylo naváženo 2,0 g vzorku vysušené půdy. Poté byl vzorek 

převeden do PE (polyethylenové) lahvičky a k němu bylo přidáno 20 ml vyluhovacího roztoku. 

Lahvička se následně důkladně uzavřela v ruce protřepala a na 2h byla umístěna do třepačky. 

Suspenze v lahvičce se dále umístila na centrifugu na dobu 10 min při 3000 ot/min. Takto 

připravené vzorky byly poté stanoveny pomocí metody optické emisní spektrometrie s 

indukčně vázaným plazmatem (ICP – OES) s axiální orientací plazmové hlavice na přístroji 

Agilent 720 (Agilent Technologies, Inc., USA) s využitím dvoukanálové peristaltické pumpy, 

mlžné komory typu Struman Masters a pneumatického zmlžovače typu „V-groove“ 

vyrobeného z inertního materiálu.  

4.2.3 Stanovení pseudocelkového obsahu prvků ve vzorku  

Na analytických vahách bylo odváženo přibližně 0,500 g vzorku půdy, do teflonových 

nádob (Obrázek 6). Následně k navážce bylo přidáno 10 ml roztoku lučavky královské (směs 

HCl a HNO3 v poměru 3:1). Poté byl připravený vzorek extrahován v zařízení Ethos 1 (MLS 

GmbH, Německo), uvedené na Obrázek 7, s uzavřeným systémem a mikrovlnným ohřevem, 



38 

po dobu 35 min při teplotě 210 °C. Po ochlazení byla nádoba se vzorkem kvantitativně 

převedena do 25 ml zkumavek. Zkumavka byla doplněna po rysku destilovanou vodou. 

Nakonec byl u vzorků stanoven obsah prvků pomocí metody ICP-OES (Agilent 720, 

Agilent Technologies Inc., USA).  

 

 
Obrázek 6 Teflonová nádoba pro stanovení pseudocelkového obsahu prvků ve vzorku 

 
Obrázek 7 Zařízení Ethos 1 pro extrakci vzorků při stanovení pseudocelkového obsahu prvků 

4.2.4 Stanovení obsahu PAU ve vzorku  

Zjištění množství PAU látek ve vzorcích probíhalo ve dvou krocích: příprava vzorků a 

samotná analýza pomocí vhodné instrumentální techniky. Principem přípravy byla extrakce 

vzorků směsí rozpouštědel a jejich následné přečištění pomocí extrakce tuhou fázi (SPE - Solid 

Phase Extraction). Vzorky pak byly analyzovány na plynovém chromatografu s hmotnostní 

detekcí. Dále jsou uvedeny nejdůležitější kroky celého postupu. 
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Do skleněných zkumavek o objemu 50 ml bylo na analytických vahách (OHAUS, 

Adventurer AR3130) naváženo přibližně 0,5 g všech vzorků. Následně bylo do všech vzorků 

přidáno 0,1 ml standardu (tzv. surrogate - jedná se mix standardních látek, zde byly použity  

látky: 2-fluorobiphenyl a p-terphenyl-d14) o koncentraci 5 µg/ml a odměrným válcem 10 ml 

extrakčního činidla (aceton : hexan v poměru 1:1). Takto připravené a uzavřené zkumavky byly 

umístěny do rotační třepačky GFL 3017 Orbital Shaker na 30 min při 150 ot./min. Po uplynutí 

této doby se zkumavky vložily na 30 min do ultrazvukové lázně (viz Obrázek 8) s teplotou  

35 °C a pak do centrifugy (Rotina 420R, Hettich), kde se centrifugovaly při 2 500 ot/min po 

dobu 10 min. Po odstředění byly svrchní vrstvy (tzv. supernatanty) ve vialkách přelity do 

nových zkumavek o objemu 10 ml. Dále proběhla tzv. reextrakce, kdy se do vialek se vzorky 

přililo nových 2,5 ml směsi aceton : hexan a proces extrakce se opakoval od vložení vzorku do 

ultrazvukové lázně. Ke vzniklým extraktům po dvojnásobné extrakci se přidalo 200 µl roztoku 

vnitřních standardů (IS) o koncentraci 200 ng/ml.  

 

 
Obrázek 8 Ultrazvuková lázeň 

Dalším krokem pro přípravu vzorků bylo jejich přečištění pomocí metody SPE, jejíchž 

podstatou je „dočasné“ zachycení určitých molekul na pevném sorbentu, přes který necháváme 

protéct vzorek. Tyto molekuly se následně vymyjí rozpouštědlem s vyšší eluční sílou (jedná se 

o rozpouštědla s vyšší schopností vymýt molekuly z daného sorbentu). V našem případě se 

jednalo o sorbent Chromabond® SiOH (6 ml, 1 g) (MACHEREY-NAGEL). Celá SPE extrakce 

se skládala z jednotlivých částí, při kterých byly kolonky nejprve promyty dichlormethanem a 

hexanem. Do takto připravených SPE kolonek byly vlity vzorky, které se po protečení SPE 

sorbentem jímaly do chemicky čistých, konických zkumavek o objemu 15 ml (frakce 1). Hned 

na to byly jímací zkumavky vyměněny za čisté a zbytky látek sorbovaných na SPE byly vymyty 

směsí dichlormethanem : hexan (1:1, v/v) (frakce 2). 
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Obrázek 9 Vakuový rozdělovač SPE 

V konečné fázi přípravy vzorků byly spojené extrakty koncentrovány pod dusíkem při 

45 °C k suchu (do poslední kapky). Takto odpařené vzorky byly následně rekonstruovány 2 ml 

čistým hexanem, pak vpraveny do vialek, důkladně uzavřeny uzávěrem s parafilmem a dány do 

mrazáku na - 22 °C do doby analýzy. 

Vlastní stanovení obsahu PAU látek v extrahovaných vzorcích probíhalo na plynovém 

chromatografu s hmotnostní detekcí od firmy Agilent Technologies dle článku Košnář et al. 

2023 (Košnář et al. 2023). Pro separaci jednotlivých komponent byla použita chromatografická 

kolona Restek-XLB, Bellefonte o délce 30 m, o vnitřním průměru 0,25 mm a tloušťce 

stacionární fáze 0,25 µm. Pro detekci látek byl využit hmotnostní detektor 7000D s trojitým 

kvadrupólem (GC/MS/MS). Pro zlepšení citlivosti pracoval hmotnostní detektor v tzv. MRM 

módu (Multiple Reaction Monitoring), při které se sledují jen charakteristické fragmenty pro 

danou látku po druhé fragmentaci. Celý systém ovládal software MassHunter B.07.06.2704 

opět od výrobce Agilent Technologies. 

4.2.5 Stanovení PCB a PCDD/F 

Stanovení obsahů PCB a PCDD/F proběhlo v akreditovaných laboratořích firmy ALS 

Czech Republic, s.r.o. s využitím standardních operačních postupů následovně:  

 

1) CZ_SOP_D06_06_175 - mimo kap.10.2.3.1, 10.2.3.7, 10.2.3.8, 10.2.5 (US EPA 1613, 

ČSN EN 16190): Stanovení tetra- až okta- chlorovaných dioxinů a furanů metodou 

izotopového zřeďování s použitím HRGC-HRMS a výpočet parametrů TEQ z 

naměřených hodnot. 

2) CZ_SOP_D06_06_173 - mimo kap. 10.2.3.1, 10.2.3.7, 10.2.3.8, 10.2.5 (US EPA 

1668A, ČSN EN 16190): Stanovení polychlorovaných bifenylů metodou izotopového 

zřeďování s použitím HRGC-HRMS a výpočet sum PCB a parametrů TEQ z 

naměřených hodnot. 

4.2.6 Stanovení obsahu dostupných živin 

Ve vzorcích byl stanoven obsah přijatelných živin dle metody Mehlich III, za pomocí 

stejnojmenného extrakčního roztoku Mehlich III. Tento roztok je tvořen CH3COOH 
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(koncentrace 0,2 mol/l), NH4NO3 (koncentrace 0,25 mol/l), NH4F (koncentrace 0,015 mol/l), 

HNO3 (koncentrace 0,013 mol/l) a EDTA (kyselina etylendiamintetraoctová) (koncentrace 

0,001 mol/l). Do PP (polypropylenových) lahviček bylo na předvážkách naváženo 3,0 g vzorku 

půdy a pomocí odměrného válce bylo přidáno 30 ml extrakčního činidla (potřeba zachovat 

poměr 1:10). Důkladně uzavřené lahvičky byl umístěny na dobu 5 min. do třepačky. Následně 

byly přesunuty na  dobu 8 min. do centrifugy s otáčkami 5000 ot/min (Mehlich 1984). Nakonec 

byly vzorky převedeny do zkumavek a stanoveny obsahy živin pomocí metody ICP-OES 

(Agilent 720, Agilent Technologies Inc., USA).   

4.2.7 Stanovení celkových a dostupných obsahů C a N 

Celkový rozpustný uhlík a a dostupné formy dusíku byly stanovovány v extraktu 

připraveném s použitím 0,01 M roztoku CaCl2, v poměru 1:10 (třepáno po dobu dvou hodin při 

pokojové teplotě a následně odstředěno při 3000 otáčkách za minutu po dobu 10 minut). 

Analyty byly pak stanoveny pomocí automatizovaného systému SKALAR SANplus s 

kontinuálním průtokovým segmentačním analyzátorem (Skalar, Holandsko). Pro kvantifikaci 

celkového rozpustného uhlíku byl nejprve vzorek okyselen roztokem kyseliny sírové a 

probubláván dusíkem, čímž se uvolní anorganická nebo těkavá organická forma uhlíku. Roztok 

vzorku byl pak smíchán s persíranem tetraboritým a vystaven působení UV záření. Tento proces 

oxiduje organický uhlík na oxid uhličitý, který je potom vyloučen z roztoku probubláváním. 

Množství oxidu uhličitého bylo měřeno infračervenou detekcí.  

V případě stanovení dostupných forem dusíku byl vzorek smíchán s boraxovým pufrem. 

Po promíchání byl přidán persíran draselný a směs byla vystavena UV záření. Obsah dusičnanů 

byl pak stanoven Griessovou metodou po redukci dusičnanů na dusitany kademnato-měďnatým 

činidlem. Absorbance pak byla měřena spektrofotometricky při 540 nm. Postup pro kvantifikaci 

obsahů NH4
+ je založen na modifikované Berhelotově reakci, kde amoniak chlorovaný na 

monochloramin reaguje se salicylátem za vzniku 5-aminosalicylátu. Po oxidaci vznikne zelená 

komplexní sloučenina. Absorbance vzniklého komplexu byla měřena při 660 nm. 

Celkový obsah uhlíku a dusíku v půdě byl stanoven s využitím přístroje CHNOS Vario 

MACRO cube (ElementarAnalysensystemeGmbH, Německo). V tomto přístroji je nejprve 500 

mg vzorku spáleno v uzavřeném systému katalytické peci a následně je obsah C a N stanoven 

s využitím teplotně vodivostního detektoru. 

4.3 Statistické vyhodnocení 

Tabulkové a grafické zpracování výsledků a základní popisné statistické charakteristiky 

naměřených dat byly provedeny pomocí tabulkového procesoru Excel. Pearsonovy korelační 

koeficienty byly vypočteny s pomocí programu Statistica (StatSoft CR s.r.o. - TIBCO Software 

Inc). 
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5 Výsledky 

5.1 Stanovení půdní reakce  

Stanovení pH znázorněné v Grafu 1 bylo provedeno na vzorcích odebraných ve 

zkoumané oblasti Litvínov. Naměřené hodnoty vykazují u všech vzorků převládající kyselé 

prostředí. Nejnižší hodnota byla naměřena u vzorků Nová Voda, kde byla též zaznamenána 

nejnižší směrodatná odchylka změřených vzorků  a u vzorků Šumná. Nejvyšší hodnoty byly 

naměřeny na lokalitě Důl Pavel.   

 

 
Graf 1 Hodnoty půdní reakce u půdních vzorků z jednotlivých odběrových stanovišť 

5.2 Stanovení kationtové  výměnné kapacity 

Kationtová výměnná kapacita je jedna z důležitých chemických vlastností půdy dané 

množstvím a kvalitou koloidů v půdě (Šimek 2008). Hodnoty KVK zobrazené v 2. Grafu 

vykazují schopnost jednotlivých námi zvolených půd vázat nebo vyměňovat kationty. Vysoká 

sorpční kapacita půdy ale také znamená vyšší schopnost imobilizovat organické polutanty 

v půdě. KVK je propojená s pH půdy a proto i zde je možné vidět nejvyšší hodnoty KVK u 

vzorků odebraných na lokalitě Důl Pavel. Naopak nejnižší hodnoty vykazují půdní vzorky 

odebrané na lokalitě Šumná, ve které bylo též naměřena nízká hodnota pH a vzorky Chudeřín. 

Nejvyšší směrodatná odchylka naměřených hodnot KVK byla vypočtena u vzorků z lokality 

Vyhlídka, což naznačuje velkou heterogenitu půdy v této lokalitě. 
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Graf 2 Hodnoty kationtové výměnné kapacity půdních vzorků z jednotlivých odběrových stanovišť 

5.3  Stanovení pseudocelkového obsahu ve vzorku  

Stanovením pseudocelkových obsahů ve půdních vzorcích bylo naměřeno množství 

rizikových prvků nacházejících se v námi odebraných půdních vzorcích. Z obsahů rizikových 

prvků pro jednotlivé vzorky byl pro přehlednost vytvořen statistický soubor dat, zobrazený 

Tabulkou 7. Dle vyhlášky č. 153/2016 Sb. O stanovení podrobností ochrany kvality 

zemědělské půdy a vyhlášce č.13/1994 Sb. upravující ochranu zemědělského půdního fondu, 

jsou stanoveny preventivní a indikační hodnoty pro půdy. Jsou to tzv. limitní hodnoty pro 

stanovení přípustné meze kontaminace půdy těmito látkami. V odebraných a naměřených 

vzorcích půdy se nacházejí rizikové prvky v hodnotách překračujících stanovené preventivní 

hodnoty. Překročením preventivních hodnot vzniká riziko vstupu těchto prvků do rostlin a dále 

do potravních řetězců.  

Průměrná hodnota pro obsah As přesáhla preventivní hodnotu. Jedinou výjimkou byl 

jeden ze 3 vzorků odebraných na lokalitě Důl Pavel II. (viz Příloha I.) vykazující hodnotu 

minima. U osmi vzorků byla též překročena indikační hodnota (viz Příloha I.), ohrožující zdraví 

lidí a zvířat. Preventivní hodnota u Be byla překročena pouze u 5 vzorků (viz Příloha I.). 

Průměrná hodnota se pohybuje pod daným limitem preventivní hodnoty a je zde nejmenší 

kolísání naměřených hodnot (viz Příloha I.) znázorněné směrodatnou odchylkou. Průměrná 

hodnota  Cd se pohybuje pod limitem daným preventivní  hodnotou. U tří vzorků byla 

preventivní hodnota překročena (viz Příloha I.). Indikační hodnota stanovená pro Cd nebyla ani 

maximální hodnotou překročena. U prvků Co, Cr Ni a V nebyla překročena preventivní 

hodnota. Maximální hodnotou Cu byla překročena preventivní hodnota, Průměrná hodnota je 

však  pod tímto limitem. Průměrná hodnota Pb je na mezi stanovené pro preventivní hodnotu. 

Šest vzorků vykazuje překročení preventivní hodnoty, ne však indikační hodnoty stanovené pro 

Pb (viz Příloha I.). V případě olova byla také vypočtena nejvyšší směrodatná odchylka, což 

naznačuje heterogenní distribuci tohoto prvku na sledované lokalitě. Průměrná hodnota obsahu 
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Zn překračuje preventivní hodnotu. Maximum pro prvek Zn překračuje indikační hodnotu, 

konkrétně u vzorku odebraného na lokalitě Důl Pavel II. (viz Příloha I.).   

 
Tabulka 7 Popisná statistika souboru dat obsahů rizikových prvků v půdách 

 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 

Minimum 15,8 1,10 0,177 7,86 26,6 15,0 16,4 29,8 44,1 79,1 

Maximum 75,9 2,41 2,05 18,1 76,2 64,3 40,4 239 128 404 

Průměr 39,0 1,65 0,442 12,2 47,7 28,6 27,2 60,1 79,2 136 

Směrodatná 

odchylka 14,9 0,37 0,406 3,0 14,7 12,5 7,8 46,4 25,7 67 

Median 34,7 1,65 0,339 11,2 41,3 24,5 24,5 41,1 66,4 124 

MADa 9,8 0,36 0,115 2,1 5,1 4,3 6,5 9,7 9,5 16 
amedian absolutních odchylek   

5.4 Stanovení obsahu PAU ve vzorku 

Výsledky stanovení PAU v odebraných vzorcích byly pro přehlednost zpracovány do 

statistického souboru dat znázorněného Tabulkou 8. Dle vyhlášky č. 153/2016 Sb. O stanovení 

podrobností ochrany kvality zemědělské půdy a vyhlášce č.13/1994 Sb. upravující ochranu 

zemědělského půdního fondu, jsou stanoveny preventivní a indikační hodnoty pro PAU v 

půdách. Preventivní a indikační hodnoty jsou stanoveny pro sumy jednotlivých PAU a 

benzo[a]pyren.  

Vypočtená průměrná hodnota sumy PAU ukazuje překročení preventivní hodnoty. 

Maximální hodnota sumy PAU však nepřekračuje indikační hodnotu. Nejvyšší hodnota byla 

naměřena ve vzorku z lokality Důl Pavel II. (viz Příloha II.). Pět odebraných vzorků nevykazuje 

překročení preventivní hodnoty (viz Příloha II.). Indikační hodnota stanovená pro 

benzo[a]pyren nebyla průměrnou hodnotou překročena. Maximální hodnota však stanovenou 

indikační hodnotu přesahuje, konkrétně u dvou odebraných vzorků (viz Příloha II.). 
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Tabulka 8 Popisná statistika souboru dat obsahů polyaromatických uhlovodíků v půdách (µg/kg), 1. část 
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Minimum < 4,03 3,30 5,11 54,6 0,00 97,9 66,7 6,44 

Maximum 146 219 129 132 2407 345 4838 3840 554 

Průměr 44,2 37,8 24,5 33,4 458 74,4 781 581 76,0 

Směrodatná odchylka 32,7 52,6 33,6 37,4 530 79,6 991 777 114 

Median 37,2 17,4 10,9 15,9 288 44,7 460 356 40,3 

MADa 16,9 9,3 6,0 10,3 201 31,2 308 220 24,2 
amedian absolutních odchylek   

 
Tabulka 9 Popisná statistika souboru dat obsahů polyaromatických uhlovodíků v půdách (µg/kg), 2. část 
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Minimun 49,4 69,3 17,8 14,4 10,2 20,1 29,2 498 

Maximum 2582 3248 948 1842 421 449 1349 23334 

Průměr 404 460 157 275 71,0 164 222 3863 

Směrodatná odchylka 519 673 190 377 84,3 113 272 4754 

Median 250 273 109 167 50,0 139 142 2429 

MADa 154 149 64 104 26,6 81 74 1410 
amedian absolutních odchylek   

5.5 Stanovení PCB a PCDD/F  

Výsledky stanovení PCB a PCDD/F v odebraných vzorcích byly zpracováno popisnou 

statistikou (Tabulky 9 až 12). Vyhláškou č. 153/2016 Sb. O stanovení podrobností ochrany 

kvality zemědělské půdy a vyhláškou č.13/1994 Sb. upravující ochranu zemědělského půdního 

fondu, jsou stanoveny limitní hodnoty (preventivní a indikační) pro PCB a PCDD/F.  

Pro PCB byly stanoveny preventivní a indikační hodnoty sumy jednotlivých naměřených 

kongenerů PCB. Průměrná hodnota sumy PCB je vysoko nad preventivní hodnotou. Hodnota 

maxima sumy PCB překračuje indikační hodnotu skoro pětkrát. Mezi odebranými vzorky se 

objevuje velká variabilita naměřených hodnot (viz Příloha III.), znázorněná směrodatnou 

odchylkou sumy PCB v Tabulce 10.  
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Tabulka 9 Popisná statistika souboru dat obsahů PCB v půdě (µg/kg), 1. část 

 PCB 105 PCB 114 PCB 118 PCB 123 PCB 126 PCB 156 PCB 157 

Minimum < < < < < < < 

Maximum 34.0 0.690 600 8.30 1.10 400 16.0 

Průměr 6.33 0.193 58.5 1.47 0.118 28.5 1.60 

Směrodatná odchylka 12.4 0.287 171 2.76 0.285 99.3 4.56 

Median 0.97 0.033 4.2 0.13 0.027 0.8 0.16 

MADa 0.42 0.009 3.0 0.10 0.018 0.6 0.13 
amedian absolutních odchylek; bnehodnoceno, protože více než 80% dat bylo pod mezí 

detekce stanovení 

 
Tabulka 10 Popisná statistika souboru dat obsahů PCB v půdě (µg/kg), 2. část 

 PCB 167 PCB 169 PCB 170 PCB 180 PCB 189 PCB 77 PCB 81 Suma 

Minimum < < < < < < < 2,3 

Maximum 120 0.013 2600 3300 82.0 2.10 0.0 7164 

Průměr 8.16 b 169 220 5.83 0.448 b 475 

Směrodatná 

odchylka 28.9 
b 

628 795 20.4 0.601 
b 

1784 

Median 0.250 b 3 5 0.13 0.220 b 10,5 

MADa 0.184 b 2 3 0.11 0.130 b 468 
amedian absolutních odchylek; bnehodnoceno, protože více než 80% dat bylo pod mezí 

detekce stanovení 

 

Průměrná hodnota TEQ v Tabulce 12 přesahuje mez preventivní hodnoty stanovené pro 

PCDD/F, konkrétně preventivní hodnota byla přesažena u pěti vzorků. U ostatních vzorků byly 

hodnoty TEQ těsně pod nebo na mezi preventivní hodnoty. Nejvyšší koncentrace kongenerů 

byly zaznamenány ve vzorku z lokality Důl Pavel II. (viz Příloha IV.). Hodnota maxima 

nepřekročila limit indikační hodnoty. Z Tabulek 11 a 12 je patrné že mnoho kongenerů PCDD/F 

ve vzorcích bylo pod mezí detekce stanovení (viz Příloha IV.).  
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Tabulka 11 Popisná statistika souboru dat obsahů PCDD/F v půdě a hodnot TEQ (µg/kg), 1.část 
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Minimum < < < < < < < < < 

Maximum 0.170 0.064 0.011 0.036 0.013 0.010 0.037 < 0.003 

Průměr 0.115 b b b b b b b b 

Směrodatná odchylka 0.047 b b b b b b b b 

Median 0.130 b b b b b b b b 

MADa 0.020 b b b b b b b b 

amedian absolutních odchylek; bnehodnoceno, protože více než 80% dat bylo pod mezí 

detekce stanovení 

 
Tabulka 12 Popisná statistika souboru dat obsahů PCDD/F v půdě a hodnot TEQ (µg/kg), 2. část 
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Minimum < < < < < < < < 0.003 

Maximum 0.017 < 0.013 0.061 < 0.024 0.550 0.036 0.042 

Průměr b b b b b b 0.348 b 0.007 

Směrodatná odchylka b b b b b b 0.137 b 0.008 

Median b b b b b b 0.330 b 0.004 

MADa b b b b b b 0.110 b 0.000 
amedian absolutních odchylek; bnehodnoceno, protože více než 80% dat bylo pod mezí 

detekce stanovení 

5.6 Stanovení obsahů dostupných živin 

V Tabulce 13 jsou znázorněny obsahy dostupných živin statisticky zpracovaných 

z výsledků obsahu živin jednotlivě odebraných vzorků (viz Příloha V.). Dostupné živiny byly 

stanoveny metodou Mehlich III (Mehlich 1984). Případné vzájemné korelace obsahů 

dostupných živin shrnuje Příloha VI. 

Hodnota pH v půdách má zásadní vliv na dostupnost živin. Při porovnání pH s množstvím 

dostupných živin je patrný rozdíl, kdy při kyselém pH klesá podíl dostupných živin v půdě, 

znázorněné hodnotou minima. Přechodem z kyselého do neutrálního prostředí (hodnota pH 

narůstá) se i zvyšuje množství dostupných živin, není to však pravidlem. Dle Přílohy VI. 

koreluje s pH jen Ca, vyšší hodnoty Ca znamenají vyšší hodnoty pH. Statisticky významné 
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hodnoty vykazují vzájemný vztah mezi draslíkem a vápníkem. Dále sírou a celkovým uhlíkem, 

poměrem C/N, dusičnanem a rozpustným uhlíkem.   

Největší rozdíly obsahů dostupných živin mezi jednotlivě odebranými vzorky, patrné ze 

hodnot směrodatné odchylky a hodnot MAD, byly zaznamenány u Ca. Naopak nejmenší 

rozdíly v naměřených hodnotách byly zaznamenány u S.  

 
Tabulka 13 Dostupné obsahy vybraných živin v půdách 

 Cab Kb Mgb Pb Sb pH 
 mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg  

Minimum 316 116 60 10.1 11.8 3.52 

Maximum 5360 629 636 128.3 83.0 6.83 

Průměr 2638 292 284 46.4 22.7 4.81 

Směrodatná odchylka 1255 126 168 30.8 15.1 0.98 

Median 2528 293 223 35.1 21.2 4.60 

MADa 865 88 76 21.8 5.7 0.91 
amedián absolutních odchylek; bpodíl extrahovatelný roztokem Mehlich III (Mehlich, 1984) 

5.7 Stanovení celkových a dostupných obsahů C a N 

Dostupný obsah C a N byl stanoven extrakcí 0,01 M roztokem CaCl2. Výsledky měření 

byly zapsány (viz Příloha V.) a statisticky zpracovány do Tabulky 14. 

Obsahy C a N v půdách je pro mikroorganismy důležitým zdrojem stavbu jejich těl a též 

zdrojem energie (Manzoni et al. 2017).  Pro správnou mikrobiální aktivitu je důležitý i správný 

poměr C/N (Megharaj et al. 2014). Pro houby  je C důležitým zdrojem energie. 

Stejně jako u živin (viz Tabulka 13) je i v Tabulce 14 znatelná závislost mezi dostupností 

forem C, N a pH. Při nízkých hodnotách pH se dostupnost forem C a N snižuje, což je patrné 

z hodnot minima. Naopak při nárustu pH roste i dostupnost forem C a N, jak ukazuje i hodnota 

průměru, maxima. Z celkových obsahů N a C je patrné vyšší zastoupení C. Poměr C/N 

vyjadřuje trend humifikace, tedy humóznost půdy. hodnoty poměru C/N menší jak 10 značí 

kvalitnější půdy (Jandák et al. 2003). Námi naměřené hodnoty poměru C/N vykazují méně 

humóznější půdy, což je patrně i z hodnoty minima. Procesem mineralizace organických látek 

se vytváří NH3, který je dále oxidován na NO3
-, což je přijatelný zdroj dusíku pro rostliny. 

Minerální forma NH4
+ je pomocí mikroorganismů vázána v půdě. Je tedy patrné, že s rostoucím 

pH roste i aktivita mikroorganismů a samotné procesy přeměny látek. Rozpustný organický  

uhlík (DOC) je důležitým zdrojem živin pro mikroorganismy, vznikající rozkladem opadlé 

biomasy (Mastný et al. 2018). Směrodatná odchylka vykazuje vysoký rozdíl v hodnotách 

odebraných vzorků s jejich rozdílným pH (viz Příloha V.). Je patrné že při přechodu z kyselého 

půdního prostředí do neutrální hodnoty pH v závislosti roste i množství rozpustného 

organického uhlíku. DOC může být měřítkem hojnosti potravy pro mikroorganismy a jejich 

aktivitu.  
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Tabulka 14 Celkové obsahy a dostupné formy C a N v půdách 

 Nb Cb poměr NO3
−c NH4

+c DOCcd pH 
 % % C/N mg/kg mg/kg mg/kg  

Minimum 0.31 4.03 12.2 <0.05 4.11 13.0 3.52 

Maximum 1.39 24.5 21.4 47.7 141 319 6.83 

Průměr 0.60 9.55 15.5 6.8 18.1 73.8 4.81 

Směrodatná odchylka 0.29 5.50 2.7 12.6 28.6 86.4 0.98 

Median 0.48 7.44 14.6 0.7 10.6 44.3 4.60 

MADa 0.12 2.03 1.7 0.7 4.42 15.9 0.91 
amedián absolutních odchylek; bcelkový obsah; cpodíl extrahovatelný 0.01 mol/L CaCl2; 
drozpustný uhlík 

5.8 Sběr plodnic hub   

Odběr plodnic hub byl proveden ve dvou sběrech září a listopad. Tabulka 15 zobrazuje 

souhrn hub, které se nacházejí na zvolených lokalitách v obci Litvínov. 

Souhrně bylo nalezeno 12 čeledí hub čítající dohromady 70 druhů. Nejvíce druhů bylo 

nalezeno čeledi Agaricaceae, čítající 10 druhů. Dále čeleď Mycenaceae zastoupena 9 druhy, 

Psathyrrellaceae se 7 druhy, Inocybaceae, Tricholomataceae se 6 druhy v čeledi, Russulaceae 

zastoupena 5 druhy, Strophariaceae se 4 druhy, Omphalotaceae, Marasmiaceae, 

Physalacriaceae a Boletaceae zastoupena 3 druhy v čeledi, Cortinariaceae, Paxillaceae a 

Amanitaceae se 2 druhy v čeledi. Nejméně zastoupené čeledě byli Hymenogasteraceae, 

Sclerodermataceae, Clavulinaceae, Pluteacae a Gomphaceae zastoupené 1 druhem.  

 
Tabulka 15 Plodnice hub nalezené na vybraných lokalitách obce Litvínov 

Lokalita  Český název Latinský název Čeleď 

Nová Voda louka Pýchavka stlačená Lycoperdon pratense Agaricaceae 

Vyhlídka  Pýchavka obecná Lycoperdon 

perlatum 

Agaricaceae 

Nová Voda louka Hnojník obecný Coprinus comatus Agaricaceae 

Chudeřín, Vyhlídka Bedla vysoká Macrolepiota 

procera 

Agaricaceae 

Chudeřín Bedla konradova Macrolepiota 

konradii 

Agaricaceae 

Vyhlídka Bedla klamavá Lepiota 

pseudolilacea 

Agaricaceae 

Důl Pavel II., Nová 

Voda louka  

Bedla zahradní Chlorophyllum 

brunneum 

Agaricaceae 

Nová Voda louka Vatovec obrovský Langermannia 

gigantea 

Agaricaceae 

Vyhlídka Pečárka lesní Agaricus sylvaticus  Agaricaceae 

Park Helmovka nažloutlá Mycena flavescens  Mycenaceae 

Park, Chudeřín Helmovka jesení Mycena avenacea Mycebaceae 
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Park, Nová Voda 

louka 

Helmovka ojíněná Mycena leptocephala Mycenaceae 

Park Helmovka tuhonohá Mycena galericulata Mycenaceae 

Park, Nová Voda 

louka, Chudeřín 

Helmovka 

šedolupenná 

Mycena aetites Mycenaceae 

Nová Voda Helmovka 

narůžovělá 

Mycena rosea Mycenaceae 

Vyhlídka Helmovka zefírová Mycena zephirus Mycenaceae 

Důl Pavel II. Helmovka níťonohá Mycena filopes Mycenaceae 

Důl Pavel II. Helmovka měnlivá Mycena vitilis Mycenaceae 

Park Křehule vodomilná Psathyrella 

piluliformis 

Psathyrellaceae 

Park, Nová Voda, 

Důl Pavel II.,  

Křehutka útlá Psathyrella corrugis Psathyrellaceae 

Nová Voda, Nová 

voda louka  

Křehůtka sametová Lacrymaria 

lacrymabunda 

Psathyrellaceae 

Nová Voda Hnojník třpytivý Coprinellus 

micaceus 

Psathyrellaceae 

Nová Voda Hnojník nasetý Coprinellus 

disseminatus 

Psathyrellaceae 

Nová Voda Hnojník zaječí Coprinopsis lagopus Psathyrellaceae 

Nová Voda Hnojník inkoustový  Coprinopsis 

atramentaria 

Psathyrellaceae 

Park Kržatka poprášená  Tubaria conspersa Inocybaceae 

Park, Nová Voda, 

Vyhlídka 

Kržatka otrubičnatá Tubaria furfuracea Inocybaceae 

Nová Voda Kržatka namedovělá Alnicola citrinella Inocybaceae 

Důl Pavel II. Vláknice plavohnědá Inocybe cincinnata Inocybaceae 

Důl Pavel II. Vláknice perličková Inocybe perlata Inocybaceae 

Nová Voda, Důl 

Pavel II. 

Vláknice pomíchaná Inocybe mixtilis Inocybaceae 

Chudeřín Strmělka potůčková Clitocybe rivulosa Tricholomataceae 

Chudeřín Strmělka žlábkovitá Clitocybe vibecina Tricholomataceae 

Vyhlídka Strmělka přehrnutá Lepista flaccida Tricholomataceae 

Nová Voda Strmělka mlženka Clitocybe nebularis  Tricholomataceae 

Důl Pavel II. Čirůvka fialová Lepista nuda Tircholomataceae 

Park Čirůvka 

černošupinná 

Tricholoma 

atsquamosum 

Tricholomataceae 

Nová Voda, Důl 

Pavel II., Vyhlídka 

Holubinka 

slanečková 

Russula graveolens  Russulaceae 

Park Holubinka hřebenitá Russula pectinata Russulaceae 

Park, Důl Pavel II.  Holubinka nelibá Russula amoenolens Russulaceae 
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Nová Voda Holubinka 

černonachová 

Russula 

atropurpurea 

Russulaceae 

Park Ryzec klamný Lactarius decipiens Russulaceae 

Park, Vyhlídka, Důl 

Pavel II. 

Třepenitka svazčitá Hypholoma 

fasciculare 

Strophariaceae 

Park Třepenatka cihlová Hypholoma 

lateritium 

Strophariaceae 

Nová Voda louka Čepičatka 

řídkolupenná 

Galerina clavata Strophariaceae 

Vyhlídka Šupinovka 

šedohlínová 

Pholiota lenta Strophariaceae 

Chudeřín Hřib uťatovýtrusý Xerocomellus 

porosporus 

Boletaceae 

Park, Důl Pavel II. Hřib engelův Xerocomellus engelii Boletaceae 

Vyhlídka, Důl Pavel 

II. 

Hřib políčkatý Xerocomellus 

cisalpinus 

Boletaceae 

Park Helmovka žlutobílá Atheniella flavoalba  Marasmiaceae 

 

Nová Voda Špička kolovitá Marasmius rotula Marasmiaceae 

Nová Voda louka, 

Chudeřín  

Špička obecná Marasmius oreades Marasmiaceae 

Park Penízovka 

červenonohá 

Gymnopus 

erythropus  

Omphalotaceae 

Důl Pavel II. Penízovka dubová Gymnopus 

dryophilus 

Omphalotaceae 

Důl Pavel II. Penízovka kuželovitá Rhodocollybia 

butyracea 

Omphalotaceae 

Nová Voda louka  Václavka hlíznatá Armillaria gallica Physalacriaceae 

Park Slizečka dlouhonohá Xerula pudens Physalacriaceae 

Nová Voda Slizečka ocasatá Xerula radicata Physalacriaceae 

Vyhlídka Muchomůrka 

růžovka 

Amanita rubescens  Amanitaceae 

Důl Pavel II. Muchomůrka 

pošvatá 

Amanita vaginata Amanitaceae 

Chudeřín Slzivka oprahlá Hebeloma 

crustuliniforme 

Cortinariaceae 

Důl Pavel II. Slzivka oprahlá Hebeloma 

crustuliniforme 

Cortinariaceae 

Chudeřín Čechratka podvinutá Paxillus involutus Paxillaceae 

Nová Voda Čechratka olšová Paxillus 

rubicundulus 

Paxillaceae 

Nová Voda Kuřátečko hřebenité Clavulina 

coralloides 

Clavulinaceae 
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Důl Pavel II. Kuřátka přímá Ramaria stricta Gomphaceae 

Důl Pavel II. Lysohlávka tajemná Psilocybe arcana Hymenogasteraceae 

Nová Voda Štítovka jelení Pluteus cervinus Pluteaceae 

Park Pestřec bradavčitý Scleroderma 

verrucosum 

Sclerodermataceae 
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6 Diskuze 

Cílem této práce bylo analyzovat společenstva hub v půdě na lokalitě kontaminované 

organickými polutanty a posoudit vhodnost nalezených druhů degradovat  tyto látky. 

Jako lokalita byla vybrána obec Litvínov, která má dlouhou průmyslovou a hlavně těžební 

historii a kdy půda poznamenaná touto činností nese známky přítomnosti POPs. Na lokalitě 

byla studenty SOŠ Schola Humanitas Litvínov vytipována místa s vyššími koncentracemi 

POPs. Vzorky byly odebrány na 7 místech s celkovým počtem odebraných vzorků 21. 

Odebrané vzorky potvrdili vyšší hodnoty rizikových prvků zejména arsenu, zinku, též olova, 

berília a občasných případech i kadmia. Dále vyšší hodnoty PAU, vysoké hodnoty PCB. 

V některých případech byli nalezeny i vyšší hodnoty PCDD/F. Vysoké obsahy rizikových 

prvků a zejména PAU byly v této lokalitě zaznamenány již dříve (Hanousková et al. 2021). Tito 

autoři také hodnotili případné zdravotní riziko kontaminace, kdy bylo potvrzeno, že nehrozí 

bezprostřední ohrožení populace v dané oblasti, ale je třeba uvažovat v budoucnu o uplatnění 

některé z remediačních technologií. Bioremediace se v tomto případě zdá být vhodným 

přístupem, zejména v případě PAU. 

Pomocí sběru  plodnic hub byly na místech odběrů půdních vzorků identifikovány druhy 

hub, které se zde přirozeně vyskytují. Tyto houby aklimatizované na zdejší kontaminované 

půdy, by měli mít vyšší potenciál k odstraňování kontaminantů. Na vybraných místech bylo 

nalezeno 70 druhů hub rozřazených do 19 čeledí. Všechny tyto houby patří pod třídu 

Agaricomycetes kmene Basidiomycota patřícího do říše Eumycota, tzv. pravé houby. Kmen 

Basidiomycota má předpoklad vhodnosti pro užití v bioremediaci (Reddy 1995), jsou schopné 

rozkladu uhlovodíků, PAU, výbušnin, fenolů, halogenovaných uhlovodíků (Boopathy 2000; 

Lewis et al. 2004), PCB, DDT, PCDD/F (Hiraishi 2003). Do této kmene Basidiomycot patří 

houby s bílou a hnědou  hnilobou, které dokáží rozkládat celulózu, ale i lignin. Pomocí jejich 

enzymových systémů dokáží též rozkládat i mnohé z organických kontaminantů.  

Nejrozšířenější čeledí hub na odběrových místech byla Agaricaceae. Čeleď čítala  

10 nalezených druhů hub. Druh Agaricus sylvaticus čeledi Agaricaceae nalezený na lokalitě 

nazvané Vyhlídka, by mohl být vhodným kandidátem na degradaci PAU. To potvrzuji i 

poznatky, které publikovali Gasecka et al. (2012); tito autoři použili druh houby stejného rodu, 

tedy Agaricus, s druhovým názvem Agaricus bisporus, který prokázal rozklad PAU a naznačil 

použitelnost této houby pro bioremediaci (Gasecka et al. 2012). Další slibnou čeledí z hlediska 

mykoremediace by mohla být čeleď Psathyrellaceae, konkrétně rod Coprinopsis. Na lokalitách 

bylo nalezeno 7 druhů hub této čeledi a z toho 2 druhy rodu Coprinopsis, nalezené na lokalitě 

Nová Voda. Dle Matsubara et al. 2006 Coprinopsis cinerea degraduje PAU (Matsubara et al. 

2006), to by mohlo znamenat možnou degradaci PAU i houbami stejného rudu. Čeleď 

Strophariaceae též vykazuje možné užití pro bioremediaci. Na námi zvolených lokalitách byly 

nalezeny 4 druhy čeledi Strophariaceae. Druh Hypholoma fasciculare, nalezený na lokalitě 

Chudeřín, je schopen degradovat pesticidy jako diuron,atrazin, terbuthylazin, což potvrzuje 

studie Bending et al. 2002. Další studie potvrdily rozklad POPs čeledí Strophariaceae, 

konkrétně druh Agrocybe perfekta dokáže degradovat pentachlorfenol (Machado et al. 2005). 

Druh Stropharia coronilla je schopna rozkladu PAU (Steffen 2003) a Stropharia 

rugosoannulata je schopna odstranění, degradace nebo transformace benzo[a]pyrenu (Steffen 

2003). 
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Mykorhizní houby jsou též zajímavé pro využití v bioremediaci, kde kmen Basidiomycoty 

tvoří s kořeny tzv. ektomykorhizu. Boletaceae je čeleď hub s potenciálem degradace POPs. Na 

námi vybraných lokalitách byly nalezeny 3 druhy této čeledi, nebyly však nalezeny studie 

těchto druhů. Nalezené studie se zabývali ektomykorhizním druhem Boletus edulis schopný 

rozkladu DDT a Leccinum scabrum degradující antracen (Huang et al. 2007).  

Dále byli nalezeny 3 druhy čeledi Marasmiaceae, která by mohla též přispět k rozpladu 

POPs. Dle Machado et al. 2005 druh Trogia buccinalis čeledi Maramiaceae dokáže odbarvit 

barvivo Brilliant Blue (Machado et al. 2005). Druh Lentinula edodes, dle Gasecka et al. 2012, 

je houba s bílou hnilobou schopna degradovat PAU (Gasecka et al. 2012). Na lokalitě Důl Pavel 

II. byl nalezen druh Psilocybe arcana čeledi Hymenogasteraceae. Dle Da Silva et al. 2003 rod 

Psilocybe dokáže rozkládat pyren (Da Silva et al. 2003). Matheus et al. 2000 potvrdil degradaci 

hexachlorbenzenu tím samým rodem Psilocybe (Matheus et al. 2000). Další studie potvrdili 

schopnosti druhů a rodů čeledi Hymenogasteraceae, jako např. Tortella et al. 2008 objevil 

degradaci PCP druhem Galerina patagonica (Tortella et al. 2008) nebo Arun & Eyini 2011 

potvrdili rozklad PAU rodem Phellinus (Arun & Eyini 2011). Druh Pluteus cervinus čeledi 

Pluteaceae, nalezený na lokalitě Nová Voda, by mohl být též jedním z možných rozkladačů 

POPs. Studie Hadibarata & Yuniarto 2020 potvrdila schopnost rozkladu fenantrenu, antracenu 

a pyrenu druhem Pluteus chysophaeus (Hadibarata & Yuniarto 2020), což je stejný rod Pluteus. 

Díky nalezeným studiím o schopnostech jednotlivých druhů degradovat jednotlivé skupiny 

POPs, je možné předvídat, že i některé nalezené druhy na jednotlivých odběrových lokalitách 

jsou pravděpodobně schopny degradace, odstranění, též transformace jednotlivých POPs. Díky 

adaptaci těchto nalezených druhů na již silně kontaminovaná místa, je i vhodnost konkrétních 

zde nalezených druhů, rodů nebo čeledí pro možnost mykoremediace těmito houbami.  
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7 Závěr 

• Na území obce Litvínov byly sledovány obsahy anorganických i organických 

kontaminantů (konkrétně vybraných rizikových prvků, PAH, PCB a PCDD/F) na 

sedmi vybraných místech, která se nacházela buď ve středu města nebo v oblíbených 

rekreačních lokalitách a v blízkosti zahrádkářských kolonií. Na těchto místech byly 

odebrány reprezentativní vzorky půdy, ve kterých byly stanoveny obsahy zmíněných 

kontaminantů. 

• Zaznamenány zvýšené obsahy některých rizikových prvků (hlavně As, Be, Cd, Pb, 

Zn), ale zejména vysoké obsahy PAU. V ojedinělých případech pak byly zaznamenány 

zvýšené obsahy i PCB a PCDD/F.  

• Houbové organismy domácí v daném prostředí, přizpůsobené podmínkám pH, 

koncentrace polutantů, atd. jsou odolnější vůči těmto podmínkám, a proto se dá 

předpokládat jejich větší vhodnost k růstu daných společenstev hub v 

kontaminovaném prostředí a k jejich možnému využití k samotné remediaci tohoto 

prostředí. Na odběrových lokalitách s vysokými koncentracemi se nacházelo celkem 

70 druhů hub, rozdělených do 19 čeledí. To značí o schopnosti těchto organismů 

přetrvávat a přizpůsobit se nevlídnému prostředí kontaminovanému PAU a POPs. 

Z těchto nasbíraných čeledí hub bylo 7 čeledí s druhy či rody známými z jiných studií 

pro svou schopnost degradovat, odstraňovat nebo transformovat určité látky z POPs.  

• Byl například nalezen jeden domácí druh Hypholoma fasciculare z čeledi 

Strophariaceae,  který dle předchozí studie dokáže degradovat pesticidy, jako diuron, 

atrazin, terbuthylazin. Dále se na odběrových místech nacházely rody Agaricus 

z čeledi Agaricaceae, rod Coprinopsis z čeledi Psathyrellaceae, rod Psilocybe z čeledi 

Hymenogasteraceae a rod Pluteus z čeledi Pluteaceae. U zástupců těchto rodů byla již 

dříve potvrzena schopnost degradace PAU. Podobné vlastnosti byly prokázány u 

čeledí Strophariaceae, Boletaceae, Marasmiaceae, Hymenogastraceae.   

• V kmeni Basidiomycota jsou hojně zastoupeny jak dřevokazné houby, jako např. 

houba bíle hniloby Lentinula edodes čeledi Marasmiaceae, ale též i mykorhyzní 

houby, např. ektomykorhizní houba Boletus edulis nebo Leccinum scabrum čeledi 

Boletaceae. Tyto houby mají velký potenciál pro bioramediaci s možností spojení i 

fytoremediací a obnovou krajiny. Je tedy zřejmé, že v dané lokalitě možno najít 

relativně široké spektrum druhů hub, které ve vysoce kontaminovaných půdách bez 

problémů přežívají a mohly by tedy být vhodnými kandidáty pro případnou 

bioremediaci těchto půd. Jejich skutečnou schopnost akumulace a biodegradace 

organických kontaminantů pak bude třeba ověřit v dalším výzkumu.  
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9 Samostatné přílohy 

Příloha I Obsahy rizikových prvků v jednotlivých vzorcích; červeně označené hodnoty přesahují preventivní nebo indikativní hodnoty obsahů rizikových prvků v půdách 

 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 

Důl Pavel II 1 47,3 1,54 2,05 14,6 47,2 55,6 40,3 136 80,8 404 

Důl Pavel II 2 15,8 1,19 0,224 9,08 43,7 21,8 24,2 31,4 65,9 101 

Důl Pavel II 3 76,0 2,18 0,563 18,1 46,3 37,1 31,8 62,1 95,6 213 

Chudeřín 1 55,4 1,65 0,390 9,45 39,7 20,1 20,0 60,8 66,4 131 

Chudeřín 2 48,4 1,61 0,339 9,10 40,2 17,8 19,2 62,8 63,9 144 

Chudeřín 3 53,6 1,71 0,458 10,0 41,3 20,4 20,6 60,1 68,3 130 

Nová Voda  1 30,4 2,06 0,212 14,8 74,9 23,9 31,9 39,6 128 125 

Nová Voda  2 34,7 1,83 0,298 12,6 60,7 24,3 29,2 41,1 102 108 

Nová Voda  3 26,0 2,41 0,419 15,8 76,2 22,6 38,9 36,1 128 126 

Nová Voda louka 1 26,5 2,02 0,217 15,4 69,3 28,4 37,2 37,7 113 109 

Nová Voda louka 2 25,7 1,94 0,177 15,4 69,2 64,3 40,4 35,5 111 111 

Nová Voda louka 3 30,2 2,07 0,309 14,9 66,6 34,1 34,1 46,8 114 124 

Park 1 24,3 1,24 0,355 10,7 37,3 24,5 20,7 29,8 59,9 105 

Park 2 27,8 1,29 0,353 12,1 37,1 27,6 24,0 31,7 61,7 115 

Park 3 38,4 1,65 0,373 10,6 45,0 25,9 23,3 37,7 69,0 167 

Šumná 1 62,3 1,10 0,212 7,86 34,5 18,4 18,0 52,2 54,8 81,4 

Šumná 2 37,4 1,18 0,311 9,39 34,4 15,6 16,4 39,7 56,9 81,9 

Šumná 3 54,5 1,16 0,177 8,53 37,2 15,0 17,2 51,8 62,2 79,1 

Vyhlídka 1 32,9 1,87 0,303 11,2 36,6 24,6 24,5 41,1 58,4 127 

Vyhlídka 2 46,2 1,41 0,470 9,82 37,5 45,1 26,5 88,6 58,9 116 

Vyhlídka 3 24,9 1,57 1,07 15,8 26,6 32,9 33,8 239 44,1 151 

 
 

Příloha II Obsahy PAH v jednotlivých vzorcích (µg/kg); červeně označené hodnoty přesahují preventivní nebo indikativní hodnoty obsahů PAH v půdách 
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Důl Pavel II 1 48,5 16,9 129 114 945 151 1469 10798 166 629 991 277 592 136 139 466 7348 

Důl Pavel II 2 55,2 32,1 25,1 48,0 552 100 768 539 92,3 336 441 135 273 54,2 57,3 185 3694 

Důl Pavel II 3 76,0 219 83,7 132 2407 345 4838 3840 559 2582 3248 948 1842 421 448 1349 23334 

Chudeřín 1 18,3 9,5 4,7 5,1 86,5 13,5 172 136 19,6 95,6 147 41,1 77,5 19,5 21,7 67,8 935 

Chudeřín 2 13,4 11,0 5,3 6,7 85,6 12,4 167 148 18,3 97,0 124 40,3 75,0 16,5 20,1 65,8 907 

Chudeřín 3 14,8 8,1 11,5 9,3 209 33,2 459 371 39,4 226 267 96,3 73,7 48,1 160 139 2166 

Nová Voda  1 22,2 4,0 4,6 5,6 54,6 0,0 97,9 71,0 6,4 49,4 69,3 17,8 14,4 12,0 39,5 29,2 498 

Nová Voda  2 21,2 11,5 6,5 9,1 134 19,1 406 321 40,3 229 273 88,0 57,7 46,8 138 113 1912 

Nová Voda  3 30,0 4,7 5,0 7,2 66,6 52,8 122 66,7 7,2 57,6 88,0 28,4 39,4 10,2 39,8 35,7 661 

Nová Voda louka 1 104 34,7 58,9 69,8 642 123 904 592 71,5 452 597 179 289 83,8 242 198 4641 

Nová Voda louka 2 37,2 21,1 20,3 25,8 342 44,7 617 405 46,3 288 454 120 246 53,8 198 157 3076 

Nová Voda louka 3 146 106 7,4 29,4 454 76,3 791 627 64,5 413 123 173 271 76,6 224 242 3824 

Park 1 41,7 28,3 3,3 15,7 221 34,8 435 341 41,4 250 77,1 85,1 166 43,3 134 142 2060 

Park 2 < 41,2 8,1 26,8 490 105 848 639 76,0 457 126 157 318 75,9 228 243 3839 

Park 3 70,5 145 4,8 28,3 469 65,9 839 651 75,0 494 138 188 335 86,8 267 283 4142 

Šumná 1 54,6 18,2 11,2 12,6 256 34,3 396 287 33,4 228 334 91,1 157 50,0 138 131 2233 

Šumná 2 32,6 17,4 12,4 19,2 297 62,7 403 336 33,4 218 389 112 167 44,1 159 126 2429 

Šumná 3 20,3 8,6 5,8 5,5 87,5 12,9 149 119 12,1 90,9 118 33,0 62,5 18,9 60,8 58,2 864 

Vyhlídka 1 37,5 14,7 11,8 15,9 288 32,4 503 356 40,1 303 386 109 176 50,0 176 153 2653 

Vyhlídka 2 34,8 14,2 10,9 11,7 231 28,6 397 289 34,3 249 318 95,1 142 37,5 132 132 2151 

Vyhlídka 3 49,2 27,6 84,8 102 1302 214 1621 1000 125 741 945 274 406 106 415 341 7754 

 

 
  



II 

Příloha III Obsahy měřených kongenerů PCB v jednotlivých vzorcích (µg/kg); červeně označené hodnoty přesahují preventivní nebo indikativní hodnoty obsahů PCB v půdách 

 PCB 

105 

PCB 

114 

PCB 

118 

PCB 

123 

PCB 

126 

PCB 

156 

PCB 

157 

PCB 

167 

PCB 

169 

PCB 

170 

PCB 

180 

PCB 

189 

PCB 

77 

PCB 

81 

Sum

a 

Důl Pavel 1 34,0 0,690 600 8,30 1,10 400 16 120 < 2600 3300 82 2,1 < 7164 

Důl Pavel 2 0,780  0,016 6,40 0,140 0,027 5,10 0,32 2,2 < 19 38 1 0,07 < 72,3 

Důl Pavel 3 0,300 < 4,20 0,063 0,054 2,80 0,18 1,1 < 13 25 0,61 < 0,013 47,3 

Chuděřín 1 < < < < < < < < < < < < < < < 

Chuděřín 2 < < < < < 0,210 0,019 0,098 < 0,73 1,5 0,034 < < 2,6 

Chuděřín 3 < < < < < 0,190 < 0,094 < 0,83 1,8 0,051 < < 3,0 

Nová Voda 1 < < < < < < < < < < < < < < < 

Nová Voda 2 < < 0,730 0,013 0,009 0,260 0,011 0,14 < 1,3 2,5 0,052 0,16 < 5,2 

Nová Voda 3 < < < < 0,012 0,150 , < 0,071 0,013 0,81 1,8 < 0,13 < 2,8 

Nová Voda louka 

1 
< < 0,550 0,034 < 0,170 < 0,066 < 0,84 1,7 0,025 < < 3,4 

Nová Voda louka 

2 
< < < < < < < < < < < < < < < 

Nová Voda louka 

3 
< < < < 0,008 0,120 < 0,059 < 0,73 1,4 0,025 < < 2,3 

Park 1 < < < < < < < < < < < < < < < 

Park 2 < < < < < < < < < < < < < < < 

Park 3 0,46 < 1,20 < 0,027 0,360 0,028 0,2 < 2,4 4,2 0,079 0,37 0,02 9,3 

Šumná 1 1,20 0,032 14,0 4,40 0,061 10,0 0,51 3,2 < 40 84 2,2 0,22 < 160 

Šumná 2 < < < < 0,016 0,160 < 0,067 < 0,79 1,5 0,027 < < 2,6 

Šumná 3 < < 1,40 < 0,012 0,770 0,037 0,3 < 3,5 6,9 0,17 0,1 < 13,2 

Vyhlídka 1 < < 1,20 0,032 0,023 0,800 0,055 0,38 < 3,5 5,6 0,13 < < 11,7 

Vyhlídka 2 1,30 0,033 5,90 0,150 0,110 3,20 0,26 1,4 < 12 23 0,67 0,53 0,014 48,6 

Vyhlídka 3 0,730 < 7,50 0,130 0,074 2,70 0,16 1,2 < 12 23 0,35 0,35 0,016 48,2 

 
 

Příloha IV Obsahy PCDD/F v jednotlivých vzorcích dle jednotlivých kongenerů a hodnoty TEQ (µg/kg); červeně označené hodnoty přesahují preventivní nebo indikativní hodnoty obsahů PCDD/F v 
půdách 
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Důl Pavel 1 0,054 0,064 < 0,036 0,013 < 0,012 < 0,003 < < 0,013 0,061 < 0,024 0,550 0,036 0,042 

Důl Pavel 2 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Důl Pavel 3 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Chuděřín 1 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Chuděřín 2 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Chuděřín 3 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Nová Voda 1 0,130 < < < < < < < < < < < < < < 0,240 < 0,005 

Nová Voda 2 0,120 < 0,011 < < 0,010 < < < 0,017 < < < < < 0,270 < 0,008 

Nová Voda 3 0,170 < < < < < < < < < < < < < < 0,490 < 0,006 

Nová Voda louka 1 0,160 < 0,005 < < 0,007 < < < 0,008 < < < < < 0,460 < 0,006 

Nová Voda louka 2 0,130 < < < < < < < < < < < < < < 0,350 < 0,005 

Nová Voda louka 3 0,130 < < < < < < < < < < < < < < 0,310 < 0,005 

Park 1 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Park 2 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Park 3 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Šumná 1 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Šumná 2 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Šumná 3 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,003 

Vyhlídka 1 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

Vyhlídka 2 0,025 0,021 < 0,010 < < 0,037 < < < < < 0,007 < 0,011 0,110 0,024 0,013 

Vyhlídka 3 < < < < < < < < < < < < < < < < < 0,004 

 
  



 

III 

Příloha V Základní statistiky obsahu dostupných živin v půdách a hlavní charakteristiky těchto půd 

 Nb Cb poměr  NO3
−c NH4

+c DOCcd Cae Ke Mge Pe Se KVKf pH 
 % % C/N mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mg/kg mmol/kg  

Důl Pavel II 1 0,46 7,98 17,3 0,68 4,11 28,3 5360 405 171 30,9 12,3 368 6,83 

Důl Pavel II 2 0,34 4,34 12,9 2,52 6,58 29,4 3589 497 283 35,1 12,0 266 6,54 

Důl Pavel II 3 0,75 11,2 15,0 32,2 13,3 50,6 4500 629 294 128,3 25,2 416 6,05 

Chudeřín 1 0,53 7,32 14,0 1,28 6,77 39,1 4360 219 162 65,6 22,0 241 4,89 

Chudeřín 2 0,48 5,90 12,2 1,24 11,1 34,2 2139 195 145 64,3 16,1 171 5,44 

Chudeřín 3 0,53 6,85 13,0 0,44 6,20 41,1 1043 116 88 72,3 26,8 89,9 4,53 

Nová Voda  1 0,76 10,4 13,7 21,3 8,34 58,8 1815 321 413 12,3 22,8 214 3,58 

Nová Voda  2 0,96 14,0 14,6 20,7 13,1 49,4 1716 259 369 14,1 29,3 209 3,58 

Nová Voda  3 0,60 8,08 13,7 2,68 6,12 44,6 2378 339 636 13,3 22,4 247 3,89 

Nová Voda louka 1 0,31 6,68 21,4 <0,05 14,8 18,2 3222 293 619 10,1 11,8 244 5,40 

Nová Voda louka 2 0,48 7,23 15,1 <0,05 4,56 18,7 3594 321 508 21,9 12,2 303 5,53 

Nová Voda louka 3 0,45 7,44 16,7 <0,05 6,28 13,0 3439 402 555 18,4 15,5 259 4,38 

Park 1 0,31 4,03 13,0 <0,05 10,6 26,9 2217 221 160 92,7 19,5 163 4,52 

Park 2 0,33 4,15 12,8 <0,05 5,05 45,5 3294 366 252 66,6 13,3 256 5,64 

Park 3 0,41 5,41 13,3 <0,05 5,92 20,7 3161 128 207 58,3 13,7 272 5,72 

Šumná 1 0,99 17,8 18,0 <0,05 26,5 196 1029 304 161 56,1 40,0 180 3,52 

Šumná 2 0,59 11,3 19,1 <0,05 21,5 61,7 1158 236 189 45,3 21,4 152 4,25 

Šumná 3 0,38 7,85 20,5 <0,05 18,8 90,7 316 123 60 19,7 14,6 86,1 3,67 

Vyhlídka 1 0,47 6,29 13,4 4,47 12,7 56,6 2528 205 325 29,9 22,2 175 4,90 

Vyhlídka 2 1,15 21,9 19,0 47,7 36,1 318 2867 387 223 85,0 83,0 211 3,69 

Vyhlídka 3 1,39 24,5 17,6 7,46 141 308, 1663 170 147 33,2 21,2 423 4,60 
bcelkový obsah; podíl extrahovatelný 0.01 mol/L CaCl2; 

drozpustný uhlík; epodíl extrahovatelný roztokem Mehlich III (Mehlich, 1984); 
fkationtová výměnná kapacita 
 

 

Příloha VI Korelační matice vzájemných vztahů obsahů živin a základních půdních charakteristik (červeně zvýrazněné koeficienty jsou statisticky významné na hladině významnosti α=0,05) 

 
N C C/N NO3

− NH4
+ DOC Ca K Mg P S KVK pH 

N 1.000 0.981 0.702 0.592 0.792 0.860 -0.348 -0.103 -0.045 0.042 0.542 0.357 -0.535 

C 0.981 1.000 0.810 0.606 0.801 0.925 -0.238 -0.051 -0.119 0.088 0.605 0.398 -0.440 

C/N 0.702 0.810 1.000 0.546 0.545 0.778 0.259 0.203 -0.202 0.147 0.589 0.535 -0.072 

NO3
− 0.592 0.606 0.546 1.000 0.095 0.526 0.016 0.461 0.130 0.423 0.804 0.139 -0.374 

NH4
+ 0.792 0.801 0.545 0.095 1.000 0.798 -0.290 -0.261 -0.268 -0.051 0.122 0.498 -0.160 

DOC 0.860 0.925 0.778 0.526 0.798 1.000 -0.231 -0.105 -0.219 0.137 0.678 0.273 -0.361 

Ca -0.348 -0.238 0.259 0.016 -0.290 -0.231 1.000 0.652 -0.111 0.323 -0.136 0.546 0.710 

K -0.103 -0.051 0.203 0.461 -0.261 -0.105 0.652 1.000 0.300 0.355 0.076 0.541 0.450 

Mg -0.045 -0.119 -0.202 0.130 -0.268 -0.219 -0.111 0.300 1.000 -0.458 -0.034 -0.008 -0.386 

P 0.042 0.088 0.147 0.423 -0.051 0.137 0.323 0.355 -0.458 1.000 0.348 0.150 0.283 

S 0.542 0.605 0.589 0.804 0.122 0.678 -0.136 0.076 -0.034 0.348 1.000 -0.195 -0.514 

KVK 0.357 0.398 0.535 0.139 0.498 0.273 0.546 0.541 -0.008 0.150 -0.195 1.000 0.442 

pH -0.535 -0.440 -0.072 -0.374 -0.160 -0.361 0.710 0.450 -0.386 0.283 -0.514 0.442 1.000 
 

 

 

 

 

 


