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1 Uvod

Vyzkum raselinnych ekosystémi byvéa tradicné zaméfen na nezalesnéna raSeliniSté —
vrchovisté a slatinisté, zatimco raSelinné smrciny byly doposud Casto ptehlizeny. Raselinné
smrciny jsou vyjimenymi ekosystémy, které jsou domovem mokiadnich 1 lesnich druht
ajejich jedinecnost spociva ve velké prostorové heterogenit¢ a biologické diverzite.
V minulosti byly ¢asto odvodiiovany pro lesnické ucely a iispésna obnova téchto mokiadu je
zavisla na porozumeéni jejich fungovani v pfirozeném stavu. Studii, zaméienych
na problematiku raSelinnych smrcin, neni mnoho. NejCastéji se zabyvaji strukturou
a vlastnostmi rostlinného pokryvu, nicméné hlavni roli v procesech transformace organické
hmoty hraji mikroorganismy.

Pro raselinné¢ smrciny je typickd pfitomnost dvou hlavnich rostlinnych dominant,
smrku a raseliniku. I pfes rozdilné zivotni strategie a naroky pfirozené vytvareji rovnovazny
systém doplnény dal$imi ostrivkovit¢ rozmisténymi rostlinami, suchopyrem a bortvkou.
Smrk s raselinikem jsou zodpovédni za tvorbu a akumulaci raseliny spojenou se schopnosti
udrZovat vysokou hladinu spodni vody. Suchopyr roste ve vlhéim prostfedi nez borivka,
kterd obyva susS§i vyvySend mista. Stdle neni presné¢ znamé, jak se tato prostorova
heterogenita vegetacniho pokryvu (asni spojena rizna kvalita opadu a kotfenovych
exsudatl, dale sloZzeni mykorhiznich hub a mikrobialniho spolecenstva v rhizosfétre) odrazi
na funk¢ni diverzité padnich mikroorganismi a na celkovém pribéhu ptidnich procest, které
dale ovliviiyji kvalitu rozpus§téné organické hmoty v ptidnim roztoku.

Vstup rostlinného materidlu do piidy, pfedevsim v podobé€ organickych forem uhliku,
dusiku a fosforu, obsazenych v rozpusténé organické hmoté, a jeho premény
mikroorganismy jsou jednémi z hlavnich procest kolobéhu latek v ptidnich ekosystémech.

V této praci jsem se zaméfil na porovnani rozlozitelnosti rozpusténé organické hmoty
ziskané ze vzorkd odebiranych pod riznymi rostlinnymi dominantami na jafe, v lété
a na podzim ve tiech raelinnych smréinach lezicich v Narodnim parku Sumava. Prace byla
soucasti vétsiho projektu GA CR , Funkéni diverzita piidnich mikroorganismii raselinné

smrciny a jeji vliv na DOM v piadé®.



Cile prace

1. Kritické zhodnoceni literdrnich udajli o rozpusténé organické hmoté v pidnim
roztoku, jejim slozeni, zdrojich a faktorech ovliviiujicich jeji rozlozitelnost.

2. Analyza biodegradability rozpusténé organické hmoty ve vzorcich z raselinnych
smr¢in odebranych pod riznymi dominantami na tfech lokalitach v pribéhu

vegetacni sezony.



3 Literarni prehled

3.1 Rozpusténa organicka hmota

Rozpusténa organicka hmota (dissolved organic matter; DOM) tvoti dulezitou slozku
pudniho roztoku, kterd je zdsadni pro mnoho chemickych a biologickych procest
probihajicich v pidnim prostiedi. Spole¢n¢ s partikulovanou organickou hmotou (POM)
tvori celkovou organickou hmotu v terestrialnich a vodnich ekosystémech (Thurman, 1985;
Zsolnay, 2003). Tyto dv¢ slozky organické hmoty lze od sebe odd¢lit filtraci, kdy DOM je
definovana jako frakce organickych latek v roztoku, ktera projde skrz filtr s pory o velikosti
okolo 0,45 pum, zatimco POM je na filtru zachycena. Podle této definice jsou koloidni
materidly povazovany za rozpusténé latky, ale vykazuji zjevné jiné vlastnosti nez zcela
rozlozeny material (Gustafsson a Gschwend, 1997), nicméné ve vodnich systémech je
ekologicka dostupnost téchto slozek, tedy DOM a koloidi, témét srovnatelnd (Zsolnay,
2003).

DOM byva Casto kvantifikovdna na zakladé obsahu uhliku, jenz pfedstavuje nejveétsi
slozku elementarniho zastoupeni v organické hmoté (asi 67 %), a byva uvadéna jako
rozpustény organicky uhlik (dissolved organic carbon; DOC) (Bolan a kol., 1996; Herbert
a kol., 1993).

DOM je v ekosystémech vSudypfitomna, piedstavuje vSak pouze maly podil
(vétsinou méné nez 1 %) z celkové organické hmoty v pudé (McGill a kol., 1986). Protoze je
ale DOM pohyblivou a aktivné kolujici slozkou organické hmoty v pudé€, ovliviiuje celou
fadu biogeochemickych procesti a klicovych parametrii ve vodnich 1 terestridlnich
ekosystémech. Jedna se predevsim 0 dostupnost zivin pro pidni mikroorganismy a rostliny,
ztraty uhliku a Zivin z ekosystémd, kvalitu vody a moznost jejiho opétovného vyuziti nebo
transport a toxické piasobeni organickych polutanti a tézkych kovi (Zsolnay, 1996;
Chantigny, 2003; Kalbitz a kol., 2000; McDowell, 2003; Stevenson, 1994; Zsolnay, 2003).

3.2 Zdroje DOM v pudé

Zdrojem prakticky veskeré DOM v pidé jsou procesy spojené s fotosyntézou (Obr. 1). Patii
sem rizné zasobarny (pools) uhliku zahrnujici jednak nedavné produkty fotosyntézy, jako
jsou opadajici listy, kofenové exsudaty a odumirajici drobné koteny, tak i star$i rozlozené
organické latky (Guggenberger a kol., 1994a; McDowell a kol., 1998). Rostlinny opad
a humus jsou viibec nejdulezitéjSimi zdroji DOM v pudé (Kalbitz a kol., 2000; Kalbitz



a kol., 2007; Miiller a kol., 2009; Sanderman a kol., 2008). Stafi zdroji DOM je zna¢né
variabilni, coZ je dano jejich rGznou kvalitou, stupném pfemény a stabilizace. To se odrazi
I na stafi samotné DOM, které se pohybuje v rozmezi dnti az stovek let (Schiff a kol., 1990;

Jones a Kieland, 2002; Kalbitz a kol., 2003).

Fotosyntéza

Opad

Humusova vrstva

Mineralni puda

Matec¢na hornina

——— Spodni voda

Obr. 1. Zdroje a zasobarny DOM v pudé. Zdroje: 1. podkorunové srazky; 2. kofenové exsudaty; 3. mikrobialni
rozklad; 4. humifikace; 5. rozklad opadu a kofend; 6. organickd hnojiva; zasobarny: 7. mikrobialni rozklad,

8. mikrobialni asimilace; 9. vnitini odtok; 10. zasakovani; 11. odtok (upraveno podle Bolan a kol., 2004).

3.3 Slozeni DOM

DOM je heterogenni smési latek, které lze d¢€lit na zaklad¢ jejich chemické kvality,
rozlozitelnosti nebo podle velikosti molekul (Leenheer, 1981). Marschner a Kalbitz (2003)
déli slozky DOM do dvou skupin — labilni DOM a rekalcitrantni DOM. Labilni DOM je
sloZena pfedevsim z jednoduchych sacharidii (napt. glukdza a fruktéza), organickych kyselin
s nizkou molekulovou hmotnosti, aminosacharidii a proteini s nizkou molekulovou
hmotnosti (Guggenberger a kol., 1994b; Kaiser a kol., 2001; Qualls a Haines, 1992).

Rekalcitrantni DOM je slozena zrozpustnych polysacharidi (napt. produkty vzniklé
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rozpadem celulézy a hemicelulozy) a dalSich rostlinnych slozek a produktli mikrobidlniho
rozkladu (Marschner a Kalbitz, 2003). DOM v ptdnim roztoku se sklada z karboxylovych
kyselin snizkou molekulovou hmotnosti, aminokyselin, sacharidd a fulvokyselin.
Fulvokyseliny jsou nejhojnéjsi frakci DOM (Strobel a kol., 1999, 2001; Thurman, 1985;
van Hees a kol., 1996). Jsou slozeny z latek, které maji relativné nizkou molekulovou
hmotnost (500-2000 Da), alifaticky nebo aromaticky charakter, a které obsahuji
hydroxylovou funkéni skupinu (karboxylové kyseliny a fenoly) (Senesi a Loffredo, 1999).
Fulvokyseliny jsou zékladni slozkou humusu a diky kyselému charakteru a schopnosti vazat
vymeénnym zpisobem kationty se snadno stabilizuji (humifikace), ale 1 rozkladaji

(mineralizace) (Bolan a kol., 2011).

3.4 Zpusoby extrakce (ziskavani) DOM z pidy

Vzorky DOM je mozné ziskat piimo v terénu nebo pak po odbéru pudy v laboratornich
podminkach. Pro ziskani piidniho roztoku piimo V terénu lze vyuZzit gravitaéni nebo
podtlakové lyzimetry. Gravitacni lyzimetry sbiraji volné stékajici vodu. Umist'uji se napf.
pod opad nebo pod jednotlivé pidni horizonty. Elektricky napajené podtlakové (sukéni)
lyzimetry vyuzivaji k nasavani vzorku ptidniho roztoku podtlak. Lze tak ziskat i DOM, ktera
je obsazena v kapilarni vod¢ a nelze ji ziskat z gravitaéni vody (Matula a kol., 2014). Takto
odebrané vzorky DOM se budou odliSovat mnozstvim i slozenim.

K ziskdni DOM vV laboratornich podminkach je tfeba odebrat pidni vzorky, které
lze déle zpracovavat bud’ neporusené, nebo homogenizované. K odbéru pidnich vzorki
Vterénu se pouzivd pidni odbérdk (korer), sjehoz pomoci lze vyjmout kompaktni
neporuseny pudni monolit odpovidajici vnitinim rozmérim odbéraku. Po vyjmuti
z odbéraku je odstranén povrchovy rostlinny material a vzorek by mél byt uchovavan pii
teploté 2—4 °C (Jones a Willett, 2006; Kiikkild a kol., 2011). Pro ziskani pidniho roztoku
z neporusenych pudnich monolitli se pouziva metoda centrifugace, kterd je vhodna pro
dostate¢n¢ vlhké pudy (Giesler a Lundstrom, 1993). K nedostate¢n¢ vlhkym pidnim
vzorkim lze ptidat ultracistou vodu (Kiikkild a kol., 2011). Centrifugace ptidnich monoliti
by méla probihat pfti nizké teploté (4 °C), aby byl zpomalen rozklad dostupnych slou¢enin
v DOM (Kiikkild a kol., 2011).

Jingym zplGsobem extrakce DOM je pouziti extrakénich roztoki pridanych
k homogenizovanému vzorku piidy. K homogenizaci pidnich vzorkil se bézné pouziva

prosivani pfes sita s otvory 2—6 mm (Kiikkild a kol., 2005, 2011; Zsolnay, 2003). Vzorek se



dale zpracovava Cerstvy ¢i po vysuseni. Jako extrakéni ¢inidlo 1ze pouzit vodu nebo 4 mM
¢i 10 mM CaCl: (Zsolnay, 2003), 2 M KCl a 0,5 M K2SO4 (Jones a Willett, 2006).

Vybér extrakéniho roztoku i zplsob ziskavani DOM z pidy vzdy ovlivni jeji
mnozstvi a kvalitu. Proto je pfi interpretaci ¢i srovnavani vysledkti vzdy tfeba zohlednit, jak

mohla vybrana metoda a zptsob Upravy vzorku ovlivnit ziskana data (Jones a Willett, 2006).

3.5 Biologicka dostupnost DOM

Pojem biologicka dostupnost DOM (DOM bioavailability) vyjadifuje schopnost
mikroorganismii interagovat s DOM. Charakterizuje tedy pfistupnost latek pro dalsi
metabolické pochody. Pro pfijem latek vyzaduji mikroorganismy vodni prostiedi, a proto je
DOM biologicky nejdostupnéjsi frakci ptidni organické hmoty a hlavnim zdrojem uhliku
(Metting, 1993; Marschner a Bredow, 2002; Michelsen a kol., 2004; Qualls, 2005). To
potvrzuje 1 fakt, ze korelace mikrobidlni respirace s mnozstvim C extrahovatelnym z pudy
vodou je silngj$i nez korelace s celkovym pidnim C (Haney a kol., 2012). Analyzy
chemického slozeni DOM naznacuji, ze vétSina DOM pritomné v pudé je produktem
mikrobialniho metabolismu (Guggenberger a kol., 1994b).

Biologicka dostupnost DOM, kteréd je zdkladnim ptedpokladem pro biodegradaci,
miiZe byt omezena, pokud se DOM nachazi v malych porech nebo uvniti pidnich
agregati, kde neni fyzicky pfistupna mikroorganismium (Steinweg, 2002; Marschner
a Kalbitz, 2003). DOM nepiistupnad pro mikroorganismy se nachéazi v pérech menSich nez
0,2 pm (Zsolnay, 1997). MiZze byt zpfistupnéna pouze diky difuzi do vétSich vodou
naplnénych port. O mnoZzstvi a kvalit¢ DOM v nejmensich porech v§ak neni mnoho znamo,
protoze pidni roztok nelze ztéchto port piimo extrahovat a analyzovat (Marschner
a Kalbitz, 2003).

Biologickd dostupnost DOM uvniti pidnich agregatii je omezena podobné jako
v malych porech, ale mechanické rozruSeni téchto agregati vede ke zptistupnéni DOM
a podnécuje mikrobialni aktivitu (Elliott, 1986; Ladd a kol., 1993).

Snizeni biologické dostupnosti rozpusténé DOM sorpci na mineralni povrchy je
organickych molekul a iontli s minerdlnimi ionty na povrSich jilovych minerdli nebo
V hydratovanych oxidech Zeleza. Pudy s vysokym zastoupenim mineralni slozky se
vyznacuji nizkou koncentraci DOC, ktera je pravdépodobné udrzovéana prave sorpci DOM,
nikoli jeji mineralizaci. Naopak v ptidach s malym zastoupenim mineralni slozky, jako jsou

napiiklad organické pldy, je stabilizace DOC sorpci témét zanedbatelnd (Kaiser



a Guggenberger, 2000; Kalbitz a kol., 2000; Fiedler a Kalbitz, 2003). Sorpce je zavislad na
povaze sorbujicich latek a neni nezvratnym procesem. Zmeénou slozeni pudniho roztoku
muze dojit kresorpci, ktera vede k obnoveni biologické dostupnosti DOC. Kaiser
a Guggenberger (2000) zjistili, ze hydrofilni frakce DOM je resorbovana mnohem Iépe nez
frakce hydrofobni, ktera je zaroven hiie biologicky rozlozitelna.

Dalsim faktorem negativné ovliviiujicim biologickou dostupnost DOM je sucho. Pii
vysychani pidy dochazi ke snizovani obsahu vody v padé a tedy i snizovani difuze
a dostupnosti substratii mikrobidlnim pieméndm. Dochazi k Gtlumu mikrobialni aktivity
a odumirani mikroorganismi. Po opétovném ovlhceni pidy se mikrobialni aktivita rychle
zvysi diky prechodnému zvySeni koncentrace DOM, danému pfitomnosti snadno
rozlozitelnych latek z t€l odumfielych mikroorganismi (Lundquist a kol., 1999; Zsolnay

a kol., 1999; Merekx a kol., 2001).

3.6 Biodegradabilita DOM

Plsobenim §iroké skaly ptidnich organismil, mezi néz patii archea, bakterie, houby, protista
a bezobratli, dochazi k biologickému rozkladu neboli biodegradaci DOM (Dilly a kol., 2004;
Kalbitz a kol., 2000; Swift a kol., 1979). Mira aktualniho vyuziti DOM a Vv ni obsazenych
organickych sloucenin piidnimi mikroorganismy je oznaCovana jako biodegradabilita
DOM.

Biodegradabilita zahrnuje dva hlavni procesy. Prvnim je mikrobidlni rozklad
ptvodnich sloucenin tvoticich DOM plsobenim extracelularnich enzymi, jejich prijem
a vyuZiti pro syntézu bunééného materidlu. Mikrobidlni asimilaty ptedstavuji dilezity zdroj
DOM uvolnéné v horizontu nadloZzniho humusu (O horizont) a mikrobidlni biomasa slouzi
diky svému rychlému obratu jako vyznamna zasobarna DOM. Obrat biomasy a uvolnéni
DOM mohou byt urychleny plisobenim pldnich Zivocichi — predaci €i poziranim pldni
organické hmoty (Aira a kol., 2008; Kalbitz a kol., 2000; Osler a Sommerkorn, 2007; Siira-
Pietikdinen a Haimi, 2009). Druhym procesem je kompletni mineralizace DOM pro ziskani
energie. Tento proces predstavuje ztratu DOM z pldy a mulze probihat v ndvaznosti

na syntetické procesy nebo zcela nezavisle (Marschner a Kalbitz, 2003).
3.7 Faktory ovliviiujici obsah a biodegradabilitu DOM v pudé

3.7.1 Vlastnosti samotné DOM
Dulezity vliv na biodegradabilitu DOM ma jeji chemické sloZeni a velikost molekul

(Kalbitz a kol., 2000). Aromatické uhlovodiky jsou vysoce stabilni, zatimco sacharidy slouzi



jako hlavni substrat pro mikroorganismy (Kalbitz a kol., 2003). Hydrofilni slozky DOM
podléhaji mikrobialni degradaci snadnéji nez slozky hydrofobni (Amon a kol., 2001; Kalbitz
a kol., 2003; Qualls, 2005). Podle kinetiky biodegradace je pidni DOM délena na labilni
a rekalcitrantni, Cili stabilni frakci (Marschner a Kalbitz, 2003; Saadi a kol., 2006). Obecné
biodegradabilita DOM klesa s postupujici dekompozici a humifikaci pivodniho materialu,
ze kterého je DOM odvozena.

Rozdily v chemickém slozeni DOM maji za nasledek, Zze se vyznamné lisi
rozlozitelnost DOM mezi riznymi typy ekosystémi (lesnimi, lu¢nimi, mokiadnimi,
agroekosystémy, atd.) a také v zavislosti na zpiisobu hospodafeni v nich. Pomérné¢ vysoky
obsah DOM, avsak s relativné nizkou rozloZzitelnosti, maji mokiadni ekosystémy (Jinbo
a kol., 2006; Kalbitz a kol., 2003). Lesni pidy jsou charakteristické vy$§im obsahem DOM
nez zemédélské piidy. Pfeménou lesii na ornou pudu ¢i pastviny dochazi k ubytku ptdni
organické hmoty, coz je pticinou poklesu mnozstvi DOM (Chen a kol., 2009; Khomutova
a kol., 2000; Ward a kol., 2007; Zhang a kol., 2007). Zaroven se vSak DOM v obd¢lavanych
pudach vyznacuje vyssi rozloZzitelnosti v porovndni s lesnimi pidami (Ludwig a kol., 2000;
Miiller a kol., 2009). Negativni zmény v mnozstvi DOM po proméné piirozenych systémil
V hospodatskou ptidu se vyznamné projevuji zejména ve svrchnich ptidnich horizontech do
20cm hloubky (Jinbo a kol., 2006; Xiao-Gang a kol., 2007). Rozlozitelnost DOM se lisi také
vramci stejného typu ekosystému, kde nejvice informaci pochazi ze studii lesnich
ekosystému (Kiikkild a kol., 2005, 2006, 2011, 2012). Vyssi rozlozitelnost DOM byla
zjisténa v listnatych nez jehli¢natych lesich a v ramci jehli¢natych lest byla naptiklad vyssi
u DOM odvozené ze smrku ztepilého (Picea abies) nez z borovice lesni (Pinus sylvestris).
Na lokalni urovni v rdmci jednotlivych ekosystému lze sledovat rozdily v rozloZitelnosti
DOM pochazejicich z jednotlivych dominantnich rostlinnych druhu. Takovou studii je
prace Santriickové a kol. (2006), porovnavajici DOM z riiznych dominant horské smréiny.
Nejrychlejsi rozklad DOM byl zjistén u papratky horské (Athyrium alpestre) a dale
v sestupném potadi u titiny chloupkaté (Callamagrostis villosa), brusnice borivky
(Vaccinium myrtillus), metlicky kiivolaké (Avenella flexuosa) a jehlic smrku ztepilého
(Picea abies). Autofi zjistili, ze rozlozitelnost DOM souvisi s pomérem C:N v DOM,

koncentraci fosforu a fenolickych latek.

3.7.2 Vlastnosti pady
Mnozstvi, slozeni a mira dekompozice DOM se méni s hloubkou pudniho profilu. Obsah

DOM byva vyrazné vyssi v opadové vrstvé nez v dalSich padnich horizontech (Traversa



a kol., 2008). Tento ubytek je obvykle vysvétlovan vyznamnou sorp¢ni schopnosti pudy
(Guggenberger a kol., 1998; Guggenberger a Kaiser, 2003; Moore, 1997) a také mineralizaci
DOM pfi prichodu pidnim profilem, ktera je patrné vyznamnd i v hlubSich ptdnich
horizontech (Qualls a Haines, 1992; Guggenberger a kol., 1998). S rostouci hloubkou také
klesa molekulova hmotnost a mnozstvi aromatickych slou¢enin v DOM, zatimco zastoupeni
alifatickych sloucenin se zvySuje. Toto zjisténi naznacuje, ze aromatické slouceniny
obsazen¢ v castecné¢ rozlozenych latkach odvozenych z ligninu mohou byt postupné
adsorbovany mineralni slozkou pidy (Traversa a kol.,, 2008). Zaroven klesa mira
dekompozice DOM, coz muze souviset jak se zménou jeji kvality, tak s bytkem
mikroorganismt v pudnim profilu. Sorpce, ptemény DOM a jeji mineralizace v pidé jsou
nejpravdépodobnéjsim diivodem nizkého toku DOM z pid do podzemnich vod, jak popisuje
Michalzik a kol. (2001).

Dalsimi faktory z této skupiny jsou dostupnost Zivin (ty ovliviiuji mikrobidlni aktivitu,
jejich nedostatek mize limitovat rozklad DOM), pH, kyslikovy reZim — anaerobni rozklad
organickych latek je méné u¢inny nez rozklad za aerobnich podminek, béhem kterych se
uvolnuje vyssi podil ve vodé rozpustnych metabolickych produkti (Kalbitz a kol., 2000).
Vyssi aromaticita, veétsi slozitost sloucenin obsazenych v DOM v anaerobnim prostiedi
a vyznamn¢ snizena schopnost pudy zadrzet DOM jsou vysledkem spiSe omezené adsorpce
DOM v podlozi nez rozsahlého uvoliilovani DOM z nadlozi (Fiedler a Kalbitz, 2003).

Mezi vlastnosti pudy regulujici biodegradabilitu DOM patii také koncentrace kovi. Ty
mohou pifimo interagovat s DOM a ménit jeji rozlozitelnost. V kyselych lesnich padach tvoii
hlinik a Zelezo relativné stabilni komplexy s DOM, které jsou transportované do ptidniho
profilu béhem podzolizace (Blaser, 1994). Negativni vliv potencialni toxicity nékterych kovi
(pfedevS§im hliniku) na biodegradabilitu DOM nebyl jednoznacné potvrzen (Marschner
a Kalbitz, 2003). Toxicita hliniku a nékterych tézkych kovt (Cu, Pb, Hg) mlze byt snizena
navazanim na DOM za vzniku stabilnich komplext (Marschner, 1995; Oikari a kol., 1992).

SloZeni mikrobialniho spolefenstva muze ovlivnit vyslednou biodegradabilitu a tuto
skutecnost je tfeba zohlednit pfi pouZzivani inokula (mikroorganisml pfidanych za ucelem
urychleni rozkladu pfitomnych latek) v inkubac¢nich experimentech. Block a kol. (1992)
doporucuji pouzivat inokulum ziskané ze stejné pudy jako DOM. Nicméné, Schmerwitz
(2001) nezjistil vyssi biodegradabilitu pfi pouziti takového typu inokula. Jeho vysledky vSak
ukazuji, Ze vyhodnoceni biodegradability DOM do jisté miry zdvisi na typu a ptivodu

pouzitého inokula.



3.7.3 Vnéjsi faktory

Jednim z vnéjsich faktord ovliviwyjicich rozlozitelnost DOM je teplota, ktera pisobi zmény
v aktivit¢ extracelularnich enzymi i intracelularnich enzymt. Ovliviiuje tim jak rychlost
rozkladu, tak casteCné také to, jaké latky budou ptfedevsim rozkladany (teplotni optima
riznych enzymt se mohou lisit) (Zehnder a Colberg, 1986). Dostupnost vody uréuje
pfedev§im dostupnost DOM pro mikrobidlni rozklad, jak jiz bylo zminéno vySe. Tyto
faktory pusobi in situ, ale pii laboratornim stanoveni biodegradability DOM je lze
optimalizovat a kontrolovat. Se zménami teploty a délky dne v pribéhu roku pak souvisi
rozvoj vegetace v prubéhu vegetacni sezony, jeji odumirani na konci vegetatni sezony
a absence pusobeni zivé vegetace v zimnich mésicich. Stim souvisi vyznamné zmény
v mnozstvi a kvalité¢ organické hmoty vstupujici do ptidy coby zdroj DOM, a také zména
ve slozeni a fungovani pudniho mikrobialniho spoleenstva. Tato sezonalita se pak
projevuje v chemickém slozeni DOM a jeji rozlozitelnosti (Hongve, 1999; Kalbitz a Popp,
1999; Kaiser a kol., 2001; Yano a kol., 2000).

3.7.4 Metody méieni biodegradability

Biodegradabilita je nejcastéji méfena v inkubacnich experimentech jake tbytek DOC
vroztoku nebo na =zékladé produkce CO2. Zatimco ubytek DOC zahrnuje jak
mineralizovany C, tak 1 C imobilizovany v mikrobni biomase ¢i pfeménény na nerozpustny
produkt, produkce CO je pouze méfitkem mineralizace C. Dale se tyto pfistupy lisi
analytickou koncovkou, moZnosti odebirat a méfit vzorky v Case a také citlivosti. McDowell
a kol. (2006) provedli porovnani riznych metod méfeni biodegradability. Testovan byl vliv
pfitomnosti inokula, typu inokula véetné jeho pouZiti v suspenzi nebo pfisedlé formé, vliv
délky inkuba¢ni doby ¢i piidavku zivin. Bylo zjiSténo, ze testované metody poskytuji
srovnatelné vysledky analyzy relativni biodegradability DOC vztaZené k plivodnimu obsahu
DOC. Autofi studie navrhuji unifikovat dvé standardni metody pro analyzu dynamiky DOC
v pudé. Prvni metodou je analyza ubytku DOC béhem 7denniho inkubaéniho experimentu
pfi pokojové teplote¢ (20 °C) s pfidanymi zivinami (NHsNOsz, K2HPO4) a mikrobidlnim
inokulem. Sedmidenni perioda je podle nich dostate¢na pro analyzu obsahu biologicky
rozlozitelného DOC v rtiznych vzorcich. Pfidanim Zivin je minimalizovéano riziko omezeni
degradace DOC z divodu jejich nedostatku. Pfidanim inokula je dosazeno urychleni
rozkladnych procesti. Druhou metodou je analyza koncentrace CO2 V plynném objemu
(headspace) zkumavky béhem 42denni inkubace s piidanymi Zivinami a inokulem pfi

teploté 20 °C. Pro méfeni koncentrace je dostacujici malé mnozstvi CO2 a je mozné vzorek
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odebirat opakované. Ob¢€ uvedené metody jsou navrZeny pro stanoveni potencidlu biologicky
rozlozitelného DOC s vylou¢enim nedostatku zivin, avSak autofi uvadi i moznost pouziti
téchto metod bez piidani zivin a inokula.

Na zéklad¢ inkubacnich laboratornich studii bylo zjisténo, ze biodegradabilita DOM
Vv pudnim roztoku se pohybuje vrozmezi 10-44 % v zavislosti na jeji kvalit¢ (Jandl

a Sletten, 1999; Kalbitz a kol., 2000; Qualls, 2005; Sachse a kol., 2001).

3.8 Raselinné ekosystémy jako vyznamné zdroje DOM

RaSeliniSté predstavuji nejvétsi zasobarnu terestrického organického uhliku a jsou
klicovymi ekosystémy ovliviiujicimi cyklus uhliku na lokalni i globalni urovni (Gorham,
1991; Ye a kol., 2012). Celkem pokryvaji asi 4,16 x 10° km? coz piedstavuje asi 3 %
zemské pevniny a z 80 % se nachéazeji na severni polokouli. Navzdory relativné malé plose
uchovévaji raselinné¢ ekosystémy severni polokoule mezi 270-370 Pg uhliku ve formé
raSeliny (Turunen a kol., 2002). Toto mnozstvi odpovidd 34-46 % uhliku drzené¢ho
v atmosféte v podobé¢ oxidu uhli¢itého (IPCC, 2007).

Raselinné ekosystémy slouzi jako dlouhodobé zasobarny C diky akumulaci castecné
rozlozeného rostlinného opadu, kterd je umoznéna kombinaci nékolika faktori:
hydrologického rezimu, kdy zavodnéni vytvaii anoxické prostifedi zpomalujici mikrobialni
rozklad, nizkého pH a pfitomnosti vegetace produkujici obtizné rozlozitelny opad —
raSelinu (Rydin a Jeglum, 2006). Pro tvorbu raseliny je klicovéa pfitomnost raselinikti rodu
Sphagnum, jejichz opad je diky svému chemickému slozeni odolny viéi mikrobidlnimu
rozkladu a je zdrojem vétSiny organickych latek v ptidé (H4jek a kol., 2011). Prostorovou
heterogenitu rostlinného pokryvu vytvaii druhy cévnatych rostlin, jejichZz opad je snadnéji
rozlozitelny, a které s dominantnim raselinikem vytvaii prostfedi s rovnovaznou distribuci
Zivin, umoziujici plosnou akumulaci raSeliny (Limpens a kol., 2008).

Diky pfitomnosti velkého mnozstvi pidniho organického uhliku, ktery neni
stabilizovan sorpci na mineralni frakci, a vysoké vlhkosti, kterd spolecné s nizkym pH,
anoxii a malym mnozstvim zivin snizuje rozlozitelnost opadu, je v raselinnych ptdach
vysoka koncentrace DOC (Fiedler a Kalbitz, 2003). RozlozZitelnost DOM z raselinist’ je
obvykle niz$i v porovnéni s jinymi typy DOM (Kalbitz a kol., 2003; Fellman a kol., 2008).

3.9 Specifika raselinnych smr¢in jako zdroji DOC

Raselinné smrciny vyznamné ovliviiuji biodiverzitu boredlnich lesnich porostii (Ohlson
akol., 1997; Hornberg a kol., 1998; Okland a kol., 2001). Jsou to relativné stabilni
ekosystémy kombinujici vlastnosti raseliniSt a lesnich ekosystémii a kromé biologické
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diverzity jsou cenény pro svou prostorovou heterogenitu, kterd vytvaii fadu ekologickych
nik podél celého hydro-topografického gradientu (@Qkland a kol., 2008). Raselinné smréiny
jsou syceny podzemni vodou stejné jako minerotrofni raselinisté (slatinna raselinist¢), ktera
maji diky pfisunu zivin, pfedevsim fosforu (Fellman a kol., 2008), podzemni vodou vyssi
mikrobialni diverzitu, vyssi pH a odliSné slozeni opadu nez srazkami sycena raseliniSté
ombrotrofni (vrchovistni raselinisté) (Galand a kol., 2005; Kim a kol., 2008; Urbanova
akol., 2011; Gupta a kol., 2012; Lin a kol., 2012). Fellman a kol. (2008) také namétili vyssi
biodegradabilitu DOC z minerotrofniho raSelini§t€¢ oproti vzorkim  z raSelini$té
ombrotrofniho, které byly charakteristické vysSi aromaticitou a vys$§im pomérem
DOC:DON. Autofi tak potvrdili ptedpoklad, ze oba tyto parametry jsou vhodnymi
prediktory biodegradability DOM. Na zakladé téchto informaci piredpokladame, ze DOM
tvofena v raSelinnych smrciniach bude vykazovat vyssi rozlozitelnost v porovnani s
DOM z ombrotrofnich raselinist.

Raselinné smrciny vykazuji oproti raseliniStim vétsi prostorovou heterogenitu danou
ptitomnosti smrku a vyskytem cévnatych rostlin. Smrk ztepily (Picea abies) je
v raSelinnych smrcindch dominantni dfevinou. Dokéze odoldvat chladnému a vlhkému
podnebi. Ma mélky, obtizné rozlozitelny kofenovy systém s rozvinutou ektomykorhizou.
Diky nému je schopen rast i v podmacenych ptidach, kde mu ostatni difeviny nemohou
konkurovat. Raselinik Girgensohniv (Sphagnum Girgensohnii) je dominantnim
raSelinikem na nami zkoumanych plochach. Miize obrustat velké souvislé¢ plochy a nékdy
zasahuje 1 do susSich okraji. RaSeliniky jsou diky stavbé téla, zptsobu Zivota a schopnosti
rust v kyselém prostfedi hlavnim cinitelem fixace uhliku a tvorby raSeliny (Spitzer
a Bufkova, 2008). Produkuji opad, ktery se rozklada relativné pomalu z divodu specifického
chemického sloZeni a panujicich podminek okolniho prostiedi (kyselé prostiedi, nizka
koncentrace kysliku) (Hajek a kol., 2011). Cévnaté rostliny, které rostou v menSich
souvislych ploskach (velikost v fadu jednotek metri ¢tvere¢nich) vytvareji mozaikovitou
charakteristiku rostlinného pokryvu. Mozaikovité rozmisténi téchto rostlinnych dominant je
zpiisobeno piedev§im mikrotopografii reliéfu a tim 1 rlznou vySkou vodni hladiny na
jednotlivych ploskach (Obr. 2). Na nami zkoumanych plochach se jedna se o porosty
brusnice boravky a suchopyru pochvatého. Suchopyr pochvaty (Eriophorum vaginatum) je
husté trsnatou travinou dobfe ptizpusobenou vlhkosti, a proto pokryva plochy s vysokou
vodni hladinou. Trsy, tvofené ve spodni ¢asti odumielymi pochvami, vy¢nivaji nad Groven
mechorosttl a udrzuji listy a stébla nad vodou. Kofenova pletiva obsahuji volné prostory,

do kterych je znadzemnich organt piivadén vzduch. Tyto struktury slouzi jako podpora
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dychani podzemnich Ustrojii a umoziuji rostlin€ rist v raseling trvale prosycené vodou. Listy
a lodyhy maji stavbu, ktera odpovida suchému prostiedi a poskytuje tak ochranu proti
prehfivani a vysouseni. Brusnice bortvka (Vaccinium myrtillus) se vyznacuje odlisnym
zpiisobem Zivota. Je to kefikovita rostlina preferujici sussi kyselé podloZi, ve kterém vytvari
melky kofenovy systém rozprostirajici se nad turovni hladiny spodni vody, proto
v raselinnych smrcinach roste ostrivkovit¢ na vyvySenych mistech. Rozlozitelnost
odumfelych kofenll je nizka kvili pfitomnosti ligninu a dalSich fenolickych sloucenin.
Oproti suchopyru je u borlivky vyvinuta mykorhiza (erikoidni mykorhiza) umoznujici preziti
rostliny v piadé snizkou dostupnosti zivin. Velkd ¢ast asimilovaného uhliku
transportovaného rostlinou do kotfenil je spotiebovana mykorhizou a patrné¢ pouze malé

mnozstvi je uvolnéno do plidy (Chapin a kol., 1993; Spitzer a Bufkova, 2008).

Sphagnum (raselinik) Sphagnum (raselinik) Sphagnum (raselinik)
KONTROLN[ PLOCHA + Eriophorum (suchopyr) + Vaccinium (bor(vka)

17
\ 4

Aerobni mikrobialni spoleéenstvo okolo Aerobni mikrobialni spolegenstvo,
kofeni, saprofytické houby v opadu, mykorhizni a saprofytické houby ve
anaerobni mikrobislni spoleéenstvo pod VYVYSENINE, anaerobni mikrobislni
urovni vodni hladiny spolegenstvo ped urovni vodni hladiny

Anaerobni mikrobislni spoleéenstvo

TRANSFORMACNI POCHODY

Obr. 2. Schéma popisujici hlavni toky, procesy a mikrobidlni spoleenstva pod riznymi dominantami

Vv raselinné smréiné (upraveno podle J. Barty — nepublikovana data).

Mozaikovity vyskyt rostlinnych dominant (raSeliniku, suchopyru a borivky)

Vv raselinné smréiné indikuje riznou hladinu podzemni vody a tedy jiny oxicky rezim
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na jimi obyvané ploSce. Zarovei tyto rostliny samy prispivaji k rozriznéni podminek
rozdilnym sloZenim opadu a koFenovych exsudati, které vstupuji do pudy.
V experimentalni ¢asti této prace ovéruji nasledujici hypotézy:
1. Rozlozitelnost DOM bude vysSi za pritomnosti kysliku neZz v anaerobnich
podminkach.
2. Rozlozitelnost DOM odebrané zploSek s riznymi dominantami a z
anoxického horizontu se bude liSit.
3. Rozlozitelnost DOM se bude vyznamné ménit v prubéhu vegetacni sezény ve
spojeni s rozvojem vegetace a s tim spojenymi rozdily v dostupnosti Zivin a

mnoZstvi a kvalité organické hmoty vstupujici do pady.

14



4 Metodika

4.1 Popis lokalit

Vzorky byly odebirany na tfech lokalitach v centralni ¢asti Narodniho parku Sumava. Jedna
se o raselinnou smréinu pobliz obce Kvilda (soutfadnice: 49°1'4.84" s. §., 13°33'54.01" v. d.),
lokalitu Tettevskd slat’ (Obr. 3) (soufadnice: 49°1'28,04” s. §., 13°32'32,14" v. d.)
a raselinnou smrcinu pobliz osady Filipova Hut’ (soufadnice: 49°1'8.37" s. §., 13°31'42.56"
v. d.). Lokality lezi v nadmotské vysce 1100 m n. m., klima je chladné a vlhké s primérnou
ro¢ni teplotou 4 °C a ro¢nim thrnem srazek 1200 mm. Dominantnimi rostlinnymi druhy jsou
smrk ztepily (Picea abies) a raSelinik Girgensohntiv (Sphagnum girgensohnii). Pokryvnost
smrku se pohybuje v rozmezi 40—-100 %, raselinik vytvari maloploS$né souvislé porosty. Dale
se nalokalitich vyskytuji dva kodominantni druhy, suchopyr pochvaty (Eriophorum
vaginatum) a brusnice bortvka (Vaccinium myrtillus). Raselinik a suchopyr ptevladaji na
podmacenych mistech s hladinou vody u povrchu, smrk a borlivka naopak na vyvySenych

mistech s niz§i hladinou podzemni vody.

Obr. 3. Raselinna smréina (lokalita Tetfevska slat’).

4.2 Odbér vzorki
Vzorky byly odebirany ttikrat v pritbé¢hu roku 2013, a to 20. kvétna, 16. Cervence a 17. zafi.

Tyto odbéry by mély reprezentovat situaci na pocatku, vrcholu a konci vegetacéni sezony
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na sledovanych lokalitach. Na vSech lokalitach byly vzdy ve ¢tyfech opakovanich odebrany
pudni vzorky zhloubky 10-20 c¢cm pod kazdou ze tfi dominant (suchopyr, borivka,
raSelinik). Dale byl pouze pod bortivkou odebran ve ctyfech opakovanich anoxicky pldni
horizont z hloubky 35-45 cm.

K vyjmuti ptidniho vzorku byl pouzit pidni odbérak (korer) s vnitinim ¢tvercovym priifezem

o rozmérech 6 X 6 cm, kterym lze odebrat ptidu az do hloubky cca 70 cm (Obr. 4).

Obr. 4. Ptdni odbérak s ptidnim monolitem.

Z neporusenych pidnich vzorkd byly ihned na misté nozem vyfiznuty pidni monolity
potiebnych rozmérii a preneseny do plastovych vale¢ki o objemu 55 cm? (Obr. 5). Tyto
plastové valeCky maji dno opatfené otvory o pruméru 0,5 mm. Pod dno s otvory byla
nasazena sbérna nadobka o objemu 10 ml urcena k zachyceni unikajiciho pidniho roztoku.
Vilecky se sbérnymi nadobkami byly zabaleny do plastové folie a ulozeny do chladiciho

boxu, ve kterém byly pii teploté 4 °C uchovavany do druhého dne.
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Obr. 5. Plastovy valedek. A — dno vale¢ku s otvory; B — sbérna nadobka; C — valedek s nasazenou sbérnou

nadobkou.

4.3 Zpracovani vzorki

Druhy den byly plidni vzorky zpracovany v laboratofi. Plastové valecky se sbérnymi
nadobkami byly centrifugovany pii 4 °C a 4 500 rpm (otacky za minutu) aZz do ziskani
minimalné¢ 15 ml pldniho roztoku. Vzorky pldnich roztokd byly dale centrifugovéany
v 50 ml centrifugacnich zkumavkach pii 14 000 rpm po dobu 30 min, aby byly odstranény
nerozpusténé latky a usnadnéna nasledna podtlakova filtrace vzorkli pies membranu Express
plus (Merck Millipore) s péry o velikosti 0,2 um. Poté byla v kazdém vzorku zméfena
koncentrace organického uhliku pomoci pfistroje LiquiToc II (Elementar, Némecko)
ana zakladé vysledkd méfeni byly vSechny vzorky nafedény na jednotnou koncentraci
uhliku 20 mg C I'%.

Potom byly vzdy 3 ml kazdého vzorku napipetovany do dvou 12 ml plynotésnych
sklenénych zkumavek (Vacutainer) a obohaceny 60 pl inokula. Inokulum bylo pfipraveno
nasledovné: ctyfi vzorky pudy pochézejici zpod tfi dominant a z anoxického horizontu
z lokality Tettevska slat’ (vzdy po 1 g Cerstvé pudy) byly smichany a roziedény ve 40 ml

destilované vody. Roztok byl po dobu jedné hodiny protfepavan a poté centrifugovan pii
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500 rpm po dobu dvou minut. Zkumavky byly uzavieny vicky s plynotésnymi septy.
Z kazd¢ lokality tak byly ziskany dvé stejné sady po 16 vzorcich. Prvni sada vzorkd byla
inkubovana v aerobnim prostiedi. Plynny objem (headspace) téchto zkumavek tvoiil vzduch
a bylo tak mozné nasledné analyzovat biodegradabilitu DOM za aerobnich podminek.
Zkumavky z druhé sady byly po uzavieni profoukany ¢istym dusikem a slouzily k analyze
biodegradability DOM za anaerobnich podminek. Neptitomnost kysliku v téchto vzorcich
byla vzdy ovéfena na plynovém chromatografu. K obéma sadam vzorkli byla pfipravena
slepa méteni (blanky) tak, ze do tii zkumavek byly misto vzorki ptfidany 3 ml destilované
vody obohacené 60 pl inokula. Poté s nimi bylo naklddano stejné jako s ostatnimi vzorky.
Vsechny vzorky byly inkubovany po dobu 40 dni pfi teplot¢ 20 °C. Tato metoda je stejna
jako pouzili McDowell a kol. (2006), pouze nebyly pfidany ziviny. Jejich ptidani do vzorka

bylo otestovano a nebyl zjistén zasadni vliv na dynamiku DOC.

Koncentrace CO; (a kontrola neptitomnosti O2) V plynném objemu zkumavek byla
méfena po 2, 7, 21 a 40 dnech inkubace pomoci plynového chromatogratu HP 6890
(Agilent, USA). K analyze bylo vzdy pouzito 0,2 ml vzorku odebiranych pomoci 1 ml
injekeni stiikacky po dikladném promichani vzorku. Pfi méfeni anaerobnich variant byla

injekeni stifkacka vzdy pred odebranim vzorku proplédchnuta Cistym dusikem.

4.4 Vypocty kumulativni respirace a biodegradability DOM
Mnozstvi CO2, vyprodukovaného pii rozkladu DOM ve vzorku v kazdém odbéru
bylo vypocitano néasledovné:

1) Objem CO2 v plynném objemu nadoby

Ceo 'VG
G=—r= I CO
1000 [ 2]

Cco, koncentrace CO2 zméfend na plynovém chromatografu (ppm)

Vg plynny objem zkumavky (ml)

2) Objem CO: rozpusténého v roztoku
L=0,942- pg,, -V, [u1CO,]

Pco, parcialni tlak CO2 vyprodukovany na 1 ml roztoku (koncentrace CO:

v ppm/10°%)
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V, objem piidniho roztoku ve zkumavce (ul)

0,942 Bunsenuv absorpéni koeficient pro 20 °C

3) Celkovy objem CO2 vyprodukovany na 1 ml roztoku
T=G+L [ CO, ml™]

4) Celkova hmotnost uhliku vyprodukovaného na 1 ml roztoku
Y = 01536 (T _Tblank) [;ug COZ ml 71]
T,.c ©objem CO2 vyprodukovany na 1 ml roztoku slepého vzorku (ul CO2 ml™?)

koeficient 0,536 je ptepoctem z pul CO2 na ug C-CO>

Kumulativni respirace byla stanovena jako celkova hmotnost uhliku vyprodukovaného

na 1 ml roztoku na konci inkubace (po 40 dnech).

Biodegradabilita DOM byla vyjadiena relativné (%) jako podil mnozstvi C-CO2 uvolnéného
z 1 ml z DOM za 40 dni inkubace ve 20 °C z ptivodné ptitomnych 20 ug C miL,

4.5 Statistické vyhodnoceni dat

Hodnocena byla relativni biodegradabilita DOM, tedy procentualni podil uhliku
mineralizovaného na C-CO; z pivodné piitomnych 20 ng C ml? za 40 dni inkubace
ve 20 °C v aerobnich a anaerobnich podminkéach. Data byla nejprve zlogaritmovana pro
pfiblizeni k normalnimu rozdé€leni, toho vSak i pfesto dosazeno nebylo. Pro statistické
vyhodnoceni naméfenych dat byl pouzit program Statistica 12 (Stasoft, Inc.).
Biodegradabilita DOC v aerobnich a anaerobnich podminkéch byla srovnavéana pouzitim T-
testu a dale byla aerobni a anaerobni varianta pokusu hodnocena samostatné. Vliv lokality
(L; Tettevska slat’, Kvilda, Filipova Hut), sezony (S; jaro, léto, podzim) a typu vzorku (D;
odbér pod tiemi riznymi rostlinnymi dominantami z hloubky 10-20 cm a dale z anoxického
horizontu z hloubky 35-45 cm) byl hodnocen pomoci obecnych linearnich modeli. Tyto
parametry (L, S, D) byly zadany jako kategoridlni proménné, lokalita navic jako proménna
s ndhodnym efektem. Dale byl hodnocen vliv interakce mezi sezénou a dominantou
(ptedpoklad mozného riazného chovani dominant v pribéhu sezény) a interakce mezi
plochou a dominantou (ptedpoklad rozdili mezi jednotlivymi plochami, zejména v mnoZzstvi

zivin a mozny vliv na rozvoj rostlinnych dominant v pribéhu sezény). Pokud byl zjistén
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prikazny vliv nékteré proménné na rozlozitelnost DOM, data byla dale hodnocena pomoci

Tukey HSD testu.
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5 Vysledky

5.1 Biodegradabilita DOM za aerobnich versus anaerobnich podminek
Biodegradabilita DOM byla jednozna¢né vyssi za aerobnich nez za anaerobnich podminek
(T-test, df 286, t value 5,91, p < 0,001). Dale hodnotim tyto varianty v samostatnych
kapitolach.

5.2 Biodegradabilita DOM v aerobnich podminkach

Vzorky odebrané na jednotlivych odbérovych plochach se od sebe nelisily rozlozitelnosti
DOM (Tab. 1), i kdyz vzorky z Filipovy Huti (F) vykazovaly mirn¢ niz$i primérné hodnoty
biodegradability DOM v porovnani se vzorky z Tetievské slati (T) a Kvildy (K) (Obr. 7).
Dale proto zobrazuji biodegradabilitu DOM v jednotlivych typech vzorkll zprimérovanou
pres vSechny tfi odbérové plochy. Nejvyssi rozlozitelnost DOM vykazovaly vzorky
odebrané z anoxického horizontu a ta dale klesala v poradi vzorkd odebranych pod
borGvkou, raSelinikem a suchopyrem (Obr. 6). Ani tyto rozdily vSak nebyly statisticky
prukazné (Tab. 1). Jedinym faktorem s prukaznym vlivem byla sezéona (Tab. 1), kdy
rozlozitelnost DOM byla vyS$§i v 1ét€ nez na jafe a na podzim (Tukey HSD, p < 0,001)
(Obr. 6).

Dale byl jako prikazny zjistén vliv interakce plochy a dominanty (Tab. 1). Zatimco
na Kvildé se od sebe jednotlivé typy vzorkl neliSily, na Tetfevské slati byla zjiSténa vySsi
rozlozitelnost DOM z anoxického horizontu oproti ostatnim typim vzorki (Tukey HSD,
p<0,01) podobné¢ jako na Filipové Huti, kde byla rozlozitelnost DOM z anoxického
horizontu vyssi v porovnani se vzorky odebranymi pod raSelinikem a suchopyrem (Tukey

HSD, p < 0,05).

Tab. 1. Statistické zhodnoceni parametri s predpokladanym vlivem na biodegradabilitu
DOM.

Biodegradabilita DOM DO”E[';‘)a“ta P'E’If)ha Se(zs")”a S*D | PD
Za aerob. podminek Stupné volnosti 3 2 2 6 6
F 2,7 2,22 43,43 1,04 3,79
p ns ns < 0,001 ns <0,01
Za anaerob. podminek | Stupné volnosti 3 2 2 6 6
F 1,97 0,48 16,81 1,15 2,35
p ns ns < 0,001 ns <0,05
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Obr. 6. Biodegradabilita DOM vsech typu vzorkll v aerobnich podminkach. Zndzornény jsou prumérné

hodnoty vsech ploch pro jednotlivé sezony (n = 12, + SD) a prumér vSech sezon (n = 36, + SD). A — anoxicky

horizont, B — borivka, R — raselinik, S — suchopyr.
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Obr. 7. Porovnani biodegradability DOM v aerobnich podminkach mezi jednotlivymi plochami. Znazornény

jsou praméry (n = 48, + SD). F — Filipova Hut’, T — Tetfevska slat, K — Kvilda.
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5.3 Biodegradabilita DOM v anaerobnich podminkach

Podobné jako v aerobnich podminkéch se primérna rozlozitelnost DOM v anaerobii nelisila
ve vzorcich z Filipovy Huti (Obr. 9). V porovnani jednotlivych typti vzorki byl opét nejvetsi
podil DOM mineralizovan ve vzorcich z hlubsiho anoxického horizontu oproti ostatnim
typim vzorka (Obr. 8). Rozdily mezi jednotlivymi typy vzorki opét nebyly statisticky
prikazné (Tab. 1) a byly mensi nez v aerobnich podminkéch. Stejné jako u aerobni varianty
byl zjistén prikazny vliv sezény (Tab. 1), kdy nejvyssi rozlozitelnost DOM v anaerobii byla
naméfena v 1été, nizsi na podzim a nejnizsi na jare (Tukey HSD, p < 0,05) (Obr. 8).

Interakce plochy a dominanty byla vyhodnocena také jako prikazna (p < 0,05) (Tab. 1).
Na Filipov€ Huti byla zjiSténa vyssi rozloZitelnost DOM ve vzorcich z anoxického horizontu
nez ve vzorcich odebranych pod raselinikem (Tukey HSD, p < 0,05) a na Tetfevské slati
byla rozlozitelnost DOM z anoxického horizontu vyss$i v porovnani se vzorky odebranymi
pod borivkou (Tukey HSD, p < 0,05). Na Kvildé nebyl zjiStén zadny rozdil mezi
jednotlivymi typy vzorkd.

a5 ¢
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30 F
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Biodegradabilita [%]
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Obr. 8. Biodegradabilita DOM vSech typti vzorkdl v anaerobnich podminkach. Znazornény jsou primérné
hodnoty vsech ploch pro jednotlivé sezoény (n = 12, + SD) a primér vsech sezén (n = 36, £ SD). A — anoxicky

horizont, B — borivka, R — raselinik, S — suchopyr.
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Obr. 9. Porovnani biodegradability DOM v anaerobnich podminkach mezi jednotlivymi plochami. Znazornény

jsou praméry (n =48, + SD). F — Filipova Hut, T — Tetfevska slat’, K — Kvilda.
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6 Diskuze

6.1 Biodegradabilita DOM v aerobnich a anaerobnich podminkach

Primérna biodegradabilita DOC v aerobnich podminkach byla 17,6 % + 10,1 (primér = SD)
a Vv anaerobnich podminkéach 11,9 % =+ 5,6 (primér + SD). Biodegradabilita se obvykle méti
Vv aerobnich podminkach a pohybuje se v rozmezi 10-44 % (Jandl a Sletten, 1999; Kalbitz
a kol., 2000; Qualls, 2005; Sachse a kol., 2001). Ve shod¢ s témito hodnotami se pohybovala
biodegradabilita aerobnich vzorkl, se kterymi jsem pracoval (8—46 %). Biodegradabilita
anaerobnich vzorki byla zjiSténa v rozmezi 5-19 %. V aerobnich podminkédch byla
biodegradabilita DOC ve vSech vzorcich vzdy vyssi oproti podminkdm anaerobnim. Nizsi
biodegradabilita v anaerobnich podminkach muize byt zplsobena omezenou biologickou
aktivitou a tedy snizenym metabolickym potencidlem aerobnich mikroorganismt celicim
anoxickému prostfedi. Navic metabolismus anaerobnich mikroorganismii se vyznacuje
niz§im energetickym vynosem na jednotku substratu nez aerobni respirace (Zehnder
a Stumm, 1988; Fenchel a Finlay, 1995). Také biologicka dostupnost substrati pro fadu
enzymatickych procest, zvlasté téch, jez jsou katalyzovany oxygenazami (extracelularnimi
oxidoredukénimi enzymy zprostfedkovavajicimi pfenos atomd kysliku z molekuly O>
na organicky substrat), je v anoxickych podminkach omezend (Zehnder a Colberg, 1986).
Tusseau-Vuillemin a kol. (2003) uvadéji, Ze dalSim faktorem snizujicim biodegradabilitu

Vv anaerobnich podminkach je zpomaleny obrat bakterialni biomasy.

6.2 Biodegradabilita DOM na sledovanych lokalitach

Vliv odbérové plochy na rozlozitelnost DOM nebyl vyhodnocen jako statisticky prukazny,
ale biodegradabilita vzorkid odebranych na Filipové Huti byla nizsi oproti dvéma zbyvajicim
lokalitam. Tento trend platil pro aerobni i anaerobni variantu pokusu a mohl byt zplisoben
rozdily v kvalité rozpusténého organického uhliku. Nemél jsem vSak dostupné informace pro
ovéfeni tohoto pfedpokladu. DalSim moZnym vysvétlujicim faktorem je mnoZstvi Zivin
(dusiku, fosforu), jejichZz nedostatek mé za nasledek omezeni mikrobidlni aktivity spojené
s dekompozici DOM (Bolan a kol., 2011). Santriickova a kol. (2006) uvadi, e rychlost
dekompozice je vice limitovana dostupnosti zivin nez nizkou rozlozitelnosti obsazenych
sloucenin. U vzorkit DOM odebranych na mnou sledovanych lokalitach bylo provedeno
meéfeni obsahu zivin. Z naméfenych nepublikovanych dat, ktera jsem mél k dispozici,
vyplyva, ze pomér DOC:N (kdy N reprezentuje celkovy N obsazeny v DOM) nebyl v ramci

sledovanych lokalit rozdilny. Byl vSak patrny vy$si pomér DOC:Nmin (Nmin — mineralni
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dusik) a DOC:SRP (SRP — rozpustny reaktivni fosfor) u vzorki odebranych na Filipové Huti
oproti ostatnim lokalitdm. To indikuje, ze na této lokalit¢ je biodegradabilita DOM vice

limitovana dostupnosti zivin oproti vzorkiim pochazejicim z Tetfevské slati a Kvildy.

6.3 Vliv typu vzorku na biodegradabilitu DOM
Rozdil v rozlozitelnosti DOM mezi jednotlivymi dominantami rovnéz nebyl oproti mé
pfedstavé statisticky prukazny. Ve vzorcich DOM pochézejicich z anoxického horizontu
(30-60 cm) vsak byla biodegradabilita DOM vzdy vys$i neZz ve vzorcich odebranych
ze svrchni vrstvy raSeliny (0-30 cm) bez ohledu na to, pod kterou rostlinnou dominantou
byly odebrany. Ve vétsi odbérové hloubce mize byt DOM méné dostupna biologickému
rozkladu, coz muze byt dano napftiklad niz§i mikrobidlni biomasou, a mira dekompozice je
zde nizsi (Ludwig a kol., 2000; Miiller a kol., 2009). Casta zvy3end koncentrace DOC
v anoxickém horizontu je zpiisobena nizkou oxidaci nebo omezenou mikrobidlni aktivitou
a lehce rozlozitelné organické latky (napt. pfedevSim acetat a jiné organické kyseliny) se
mohou hromadit v ptidnim roztoku (Kiisel a Drake, 1999). Vzorky z anoxického horizontu
pomér DOC:Nmin a zaroven nejvyssi pomer Nmin:N (pomér minerdlniho dusiku k celkovému
dusiku v DOM), coz opét znaci vyssi dostupnost zivin pro mikrobialni rozklad DOM.
Na celkovy pomér DOC:N nemél typ vzorku vliv. Méfeno bylo také pH, které bylo vyssi
u vzorki odebranych v anoxickém horizontu a pod raSelinikem nez u vzorkii odebranych
pod bortivkou a suchopyrem. Na Kvild¢ bylo primérmné pH vSech vzorkd pH = 4,05 + 0,18
(primér + SD). U ostatnich lokalit bylo takhle nizké pH zji§téno u vzorkl odebranych pod
suchopyrem a bortvkou, vzorky odebrané z anoxického horizontu a pod raselinikem mély
pH 0 3-5 desetin vyssi, tedy mezi hodnotami 4,33 az 4,45. Podle Marschnera a Kalbitze
(2003) je pH jednim z faktord, které ovliviiuji biodegradabilitu DOM. S klesajicim pH klesa
rozpustnost DOM a dochazi ke kondenzaci molekul (Guggenberger, 1994). Se zvySujicim se
pH naopak nartsta mikrobialni aktivita, jejimz disledkem je zvySena dekompozice DOM.
Déle jsem zjistil prikazny interakce plochy a typu vzorku na biodegradabilitu DOM.
Zatimco v raselinné smréin€ na Kvildé byla rozlozitelnost DOM z jednotlivych typt vzorki
srovnatelnd, na Tetfevské slati a Filipové Huti se vyznamné liSila biodegradabilita DOM
pochazejici ze svrchni a hlubsi vrstvy pldniho profilu (viz vyse). MoZznym vysvétlujicim
faktorem je opét vliv pH, protoze na poslednich dvou plochach se hodnoty pH v DOM
jednotlivych typa vzorka lisilo, zatimco u vzorkl z raselinné smr¢iny Kvilda bylo u vSech

typt vzorkli podobné.
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6.4 Vliv sezény

Sezona byla parametrem s nejvétSim a prukaznym vlivem na rozlozitelnost DOM. Nejvyssi
biodegradabilita DOM byla zjisténa ve vzorcich odebranych v 1été oproti vzorkiim z jara
a podzimu. Vlastnosti a kvalita DOM v raselinnych smréinach se méni v pribéhu roku podle
sezOnnich parametrd, jako jsou teplota, vodni rezim a rozvinuta vegetace. Ty ovliviuji
slozeni organickych latek a intenzitu vstupu téchto slouc¢enin do pidy. S tim mutze dale
souviset 1 zména ve slozeni mikrobidlnich spolecenstev a tedy procesii pfemén DOM.
Koncentrace DOC Vv ptidnim roztoku a rozlozitelnost je obvykle nejvyssi v 1ét¢ (Hongve,
1999; Kalbitz a Popp, 1999; Kaiser a kol., 2001; Yano a kol., 2000) z divodu zvyseného
uvoliiovani kofenovych exsudati (vysoce labilni sacharidy, aminokyseliny a organickeé
kyseliny) a mikrobialnich metaboliti do pudy (Paul a Clark, 1996). Také stfidani ptisuskil
avlhkych cykli béhem Iéta mulze pfispivat ke zvySeni koncentrace DOM a jeji
rozlozitelnosti, protoze dochazi k rozrusovani piidnich agregatii, lyze mikrobidlnich bunék
a stimulaci mikrobialni aktivity, jejiz nartust vede ke zvySeni biodegradability a mineralizaci
DOM (Zsolnay a Gorlitz, 1994; Borken a kol.,, 1999; Lundquist a kol., 1999). AvSak
Marschner a Bredow (2002) pozorovali, Ze za ur¢itych okolnosti miize dojit i k vy€erpani
DOM vV letni sezén€, pokud mira rozkladu a mineralizace DOM ptevysi jeji vstup do pudy.
Autofi zjistili, ze se zvySenou teplotou klesala koncentrace DOM, ale zaroven se zvySovala
jeji biodegradabilita. Moznym vysvétlenim bylo vy€erpani substratu a Zivin mikroorganismy
S naslednym odumfenim ¢asti mikrobialni populace, rozloZenim bun¢k a uvolnénim snadno
rozlozitelnych latek do plidniho roztoku. Lze ptedpokladat, ze zvySend biodegradabilita
DOM v [été, tedy ve vrcholu vegetacni sezony, je zpisobend kombinaci vySe jmenovanych
faktori. Pozd¢ji, az budou dostupnd data o kvalit¢ DOM a sezonni zméné ve slozeni
mikrobidlnich spolecenstev z jednotlivych odbéri, bude mozné usuzovat, ktery z vyse

jmenovanych faktori mé na rozlozitelnost DOM vétsi vliv.
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7 Zavér

Tato prace se zabyva rozpusténou organickou hmotou a jeji mikrobidlni rozlozitelnosti
Vv raSelinném ekosystému. Studiem dostupné literatury jsem ziskal informace pro sepsani
literarni reserSe na téma ,,Biodegradabilita DOM v raSelinnych smrcinach®. Dale jsem na
zéklad¢ 40denniho inkubac¢niho experimentu statisticky zhodnotil vliv rostlinné dominanty,
sezony a odbérové plochy na biodegradabilitu DOM. Primérna biodegradabilita DOM se
pohybovala okolo 15 % a byla dle pfedpokladu vyssi v aerobnich nez v anaerobnich
podminkach, protoze anaerobni rozklad nedosahuje ucinnosti aerobni respirace.
Rozlozitelnost DOM byla srovnatelnda na vSech tfech odbérovych plochach. Nebyla
potvrzena hypotéza, ze vyskyt riznych rostlinnych dominant mize prikazné ovlivnit
rozlozitelnost DOM, pochazejici ze svrchni vrstvy pady (0-30 cm) pod nimi. Pouze vzorky
DOM z hlubsiho anoxického horizontu (30-60 cm) vykazovaly mirné vyssi rozloZitelnost
oproti ostatnim typim vzorkil ze svrchni vrstvy raSeliny. Sezona byla vyhodnocena jako
nejvyznamnéjsi faktor ovliviiujici biodegradabilitu DOM. Ta byla dle ptfedpokladu nejvyssi
v 1été, coz pravdépodobné souvisi s vrcholem vegetace a stim spojenym vyznamnym
vstupem kotenovych exsudati do pidy, zménou ve slozeni a aktivit¢ mikrobidlniho

spolecenstva a vlivem téchto procesii na dostupnost zivin v pude.
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