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ABSTRAKT

Tato diplomova prace se zabyva osudem hydrofobnich organickych polutantd (hydrophobic
organic compounds, HOCs) v pudach. V teoretické c¢asti shrnuje soucasné poznatky o
biodostupnosti, faktorech ovliviiujicich biodostupnost a metodach pro jeji méfeni. Pozornost
je vénovéana zejména obsahu organického uhliku, ktery je povazovan za jeden z klicovych
Cinitel, a vlivu mikroorganismt, které mohou sledované latky degradovat nebo s nimi
interagovat a meénit tak jejich biodostupny podil. V praktické Casti pak tato prace vyuziva
bioakumulacniho testu s zizalou FEisenia andrei pro hodnoceni kinetiky pfijmu HOCs ve
ttech pudach s rozdilnym obsahem organického uhliku. Pidy byly laboratorné kontaminovany
smési vybranych HOCs (fenanthren, pyren, lindan, p,p"-DDT a PCB 153) a koncentrace latek
v téchto pudach byly sledovany po dobu 217 dnd. Nasledné byl zalozen bioakumulaéni test,
zizaly byly exponovany jeden az jednadvacet dnt. Ze ziskanych dat byly namodelovany
kiivky kinetiky pfijmu pro jednotlivé latky. Pro pyren byly nalezeny zalomené bioakumulacni
kiivky, u lindanu doslo k ustaleni koncentrace béhem expozice, zatimco pro p,p’ -DDT a PCB
153 byly pozorovany rostouci koncentrace i po jednadvaceti dnech expozice. Divodem pro
rozdilné chovani latek byla pravdépodobné jejich odlisna sorpce na organicky material, ktera
spolu s raznou rychlosti jejich eliminace ovlivnila vyslednou koncentraci v zizalach.
Fenanthren nebyl v nékterych vzorcich detekovan a modelovani proto nebylo mozné.

ABSTRACT

This thesis is concerned with the fate of hydrophobic organic pollutants (HOCs) in soil. The
theoretical part summarizes the current knowledge about bioavailability, factors influencing
the bioavailability and methods for its measurement. Attention is paid to the organic carbon
content, which is considered to be one of the key factors and to the influence of
microorganisms that can degrade or interact with the substances, thus changing their
bioavailable ratio. The practical part of the thesis uses bioaccumulation test with earthworm
Eisenia andrei for evaluating the uptake kinetics HOCs in three soils with different organic
carbon content. Soils were laboratory contaminated with mixtures of selected HOCs
(phenanthrene, pyrene, lindane, p,p'-DDT and PCB 153) and the concentrations of substances
in these soils were followed for 217 days. Subsequently, bioaccumulation test was conducted;
earthworms were exposed from one to twenty-one days. The collected data were used to
model uptake kinetics curves for individual substances. Peak-shaped bioaccumulation were
found for pyrene, for lindane a steady-state concentration during exposure was observed,
whereas for p,p'-DDT and PCB 153 growing concentrations after twenty days of exposure
were detected. The reason for the different behavior of the substances was probably their
diverse sorption on the organic material, which together with the different speed of
elimination influenced final concentration in earthworms. Phenanthrene was not detected in
some samples and therefore the modeling of uptake kinetics was not possible.
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1 UVOD A CILE DIPLOMOVE PRACE

V padach a sedimentech se akumuluje vyznamné mnozstvi hydrofobnich organickych
polutanti (hydrophobic organic compounds, HOCs), které se do téchto slozek ekosystému
dostavaji bud’ zamérnou aplikaci (pesticidy, herbicidy) anebo nahodné pomoci atmosférické
depozice, splachy z kontaminovanych odpadu nebo pfi havariich. V soucasné dobé je puda
dilezitym sekundarnim zdrojem HOCs vyznamnym zejména =z hlediska intenzivniho
péstovani plodin na zeméd¢lské pude, mozné kontaminace dal§iho Gizemni vlivem eroze nebo
povodni a ohrozeni zdroji podzemnich vod. Neméné dilezitym faktorem je i samotna toxicita
kontaminantd pro pidni organismy, a to jak pro mikrobialni spoleCenstva, tak i pro rostliny a
zivoCichy.

HOCs zahrnuji celou fadu latek rozdilnych fyzikalné-chemickych vlastnosti a lze je najit ve
vSech slozkach zivotniho prostiedi. Zpravidla se jednd o xenobiotika Spatné rozpustna ve
vodé, odolnd proti biologickému, chemickému a fotolytickému rozkladu. Mezi HOCs
muzeme zatadit zejména jednoduché aromatické slouceniny (benzen, toluen, xyleny atd.),
polycyklické aromatické uhlovodiky (PAHs), polychlorované bifenyly (PCBs), organické
chlorované pesticidy (OCPs), dale polychlorované naftaleny, polychlorované fenoly a dalsi.
HOC:s jsou vyznamné hlavné z hlediska svych vlastnosti. Vlivem vysoké hydrofobicity maji
tyto latky tendenci se hromadit v tukovych tkéanich, a to nejen zprostfedi (tzv.
biokoncentrace), ale 1 prostfednictvim potravniho fetézce (biomagnifikace). Oba tyto procesy
se souhrnné oznacuji jako bioakumulace a jsou pii¢inou toho, ze i koncentrace, které
nevykazuji akutni UCinky na pudni organismy, mohou ohrozit vyssi trofické urovné.
Pritomnost HOCs v pudach je tedy spojena nejen s ohroZenim pudnich organismu a rostlin,
ale i celych ekosystému.

Klic¢ovou roli hraje nikoli celkova, ale biodostupna frakce HOCs, protoze pouze ta maze byt
pfijata organismy, zpusobit toxicitu nebo se akumulovat v potravnich fetézcich. MnoZstvi,
které je potencionalné dostupné pro piijem zivymi organismy, se fidi mnoha faktory, jako
jsou vlastnosti pady, vlastnosti sledované latky, vlastnosti exponovaného organismu a doba
kontaktu dané latky a prostiedi. Dilezitym parametrem je pak hydrofobicita (tendence latky
vstupovat do nepolarni slozky prostredi), ktera ovliviiuje i1 tendenci latky vazat se na
organickou slozku pudy (vyjadiena rozdélovacim koeficientem oktanol-organicky uhlik Ko).
Biodostupnost, respektive biodosazitelnost je v poslednich letech intenzivné studovana hlavné
ve vztahu k realné toxicité latek v ptidach a k extrapolaci dat z laboratofi na terénni studie.

Moje diplomova prace navazuje na predchazejici studii o bioakumulaci HOCs v zizale
Eisenia andrei ve vztahu k riznym padnim vlastnostem v laboratorné kontaminované pudé
[1]. Design predeslé studie byl upraven s cilem vétSiho pochopeni chovani latek v realné
kontaminovanych pudach a k objasnéni otazek vzniklych béhem zminéné studie. Obecné je
diplomova prace soucasti Sir§iho vyzkumu provadéného v pudni laboratofi Centra pro
vyzkum toxickych latek v prostiedi (RECETOX), ktery je zaméfen na studium vlivu pidnich
vlastnosti a ¢asu na biodostupnost latek v pudach. V ramci diplomové prace byly vybrany



pudy s rozdilnym obsahem organického uhliku, ktery ma vyznamny vliv na biodostupnost
v pude. Tyto pudy byly kontaminovany v laboratornich podminkach vybranymi HOCs. Po
ustaleni koncentrace v pudach byla prométena kinetika piijmu té€chto latek zizalou Eisenia
andrei. Byl posouzen vliv pudnich vlastnosti, vlastnosti HOCs a starnuti kontaminace na
biodostupnost.

Dil¢i cile diplomové prace byly:

e Zpracovani literarni reSerSe k prislusné problematice

e Vybér vhodnych pid s riznym obsahem organického uhliku

e Kontaminace pud vybranymi HOCs, sledovani ptadni koncentrace v Case

e Stanoveni kinetiky pfijmu vybranych HOCs pro zizalu Eisenia andrei po ustaleni
koncentrace sledovanych latek v pudach



2 TEORETICKA CAST

2.1 Biodostupnost

Lanno et al. [2] charakterizoval biodostupnost jako frakci chemické latky, ktera je
absorbovana burikou a je schopnéa zacClenit se do jejiho ob&hu. Jinak feCeno, jde o tu Cast
z celkového mnozstvi, ktera je schopna projit bunéénou membranou, vstoupit do buiiky a stat
se dostupnou pro interakci s receptory. Je tedy nutné brat v ivahu, do jaké miry je sledovana
latka vazana na pudni Castice (Obrazek 1).

Environmentalni i Environmentalni |  Toxikologicka
dostupnost :  biodostupnost |  biodostupnost
| | i
Sorbovana, Rozpusténa | Absorpce
uloZena latka latka | |
Distribuce , C
Metabolismus 1,\/{1.54[1? toxickcho
Exkrece ucinku
. . : N
Organicky material, < ' \\
pH, obsah jilu, | \\\\\
Celkova koncentrace Bioakumulace
Pida, Sticvni trakt Membrana " Vnitini prostiedi

Obrazek 1. Schématicky model biodostupnosti [2].

Semple et al. [3] poté definoval biodostupnou (bioavailable) a biodosazitelnou (bioaccessible)
slozku (Obrazek 2). Biodostupna slozka byla charakterizovana jako ta, ktera mize volné
prostupovat pres bunéfnou membranu z prostredi, se kterym je organismus ve stanoveném
Case v kontaktu. Biodosazitelna slozka potom ta, ktera je schopna pfejit pfes bunécnou
membranu z prostiedi, jestlize organismus pfijde s touto latkou do kontaktu. Biodosazitelna
slozka tedy v sobé zahrnuje biodostupnou slozku a jeji potencialné dostupnou cast, ¢imz
v sobé zahrnuje 1 dalsi faktor ovliviiujici biodostupnost a tim je mnozstvi, mobilita a povrch
exponovanych jedinca.
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™ X .
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l.'-"};"v P ; . . !‘ - -;‘
o _ !
r. 7 "ﬁ'ﬁ\'f‘v \ 3 "
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ity % o
."”:.- '.'_ . ! ‘e f‘—“
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T~ : T, ."" RN Biodosazitelné latky
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Pohlcené latky
(Nedosazitelng) Zizala

Obrazek 2. Biodostupnost a biodosazitelnost v padach [3].

Reichenberg and Mayer [4] uvedli dva parametry biodostupnosti, a to dosazitelnost a
chemickou aktivitu. Dosazitelnost je shodna s definici biodosazitelnosti dle Semple et al. [3],
chemicka aktivita pak urCuje potencial pro samovolné fyzikalné-chemické procesy jako je
difuze nebo rozdélovani a uzce souvisi s fugacitou a volné rozpustnou koncentraci v porové
vodé. Vztahy mezi slozkami biodostupnosti znazoriuje Obrazek 3.

A

Irreverzibilng vézané ] ———
S o U0 Y

Reverzibilné Volné ; o
vazané rozpustné ~ Celkova koncentrace ~ Dosazitelnost ~ Chemicka aktivita

Obréazek 3. Parametry biodostupnosti [4].
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2.2 Osud a biodostupnost latek v pudach

Mezi faktory, které maji vliv na biodostupnost, patfi:

e vlastnosti latky — chemicka struktura, hydrofobicita, rozdélovaci koeficient oktanol-
voda, t€ékavost, molekulova hmotnost

e vlastnosti pudy — mnozstvi a vlastnosti pudni organické hmoty, sorpéni vlastni pady,
struktura, mnozstvi jilu a jeho vlastnosti, pomér uhliku a dusiku, poérovitost, ptudni
vlhkost, kationtova vymeénna kapacita, pH, teplota

e vlastnosti organismu — expozicni cesta, fyziologie, chovani, obsah lipida

e biodegradace — schopnost pudnich organismt metabolizovat kontaminanty

e pritomnost dalSich kontaminantt

e doba kontaktu pudy a kontaminantu (aging)

Bylo dokazano, ze biodostupnost, sorpce a toxicita latek v pudach je ovlivnéna prevazné
pudni organickou hmotou, jejim mnozstvim a vlastnostmi [5-8]. Proto je tomuto parametru
vénovana samostatna podkapitola. I dalsi padni vlastnosti, jako pH, kationtova vyménna
kapacita, podil jednotlivych frakci, mnozstvi jilu a jeho vlastnosti, pomér uhliku a dusiku,
maji pfimy nebo nepfimy vliv na chovani latek v padach [9-12]. Mezi vlastnosti latek
vyznamné ovliviiujici biodostupnost patii chemicka struktura, rozdé€lovaci koeficient oktanol-
voda, hydrofobicita, Henryho konstanta a molekulova hmotnost a z vlastnosti organismu je
dulezité jejich chovani, obsah lipidt, fyziologie a rozdily mezi jednotlivymi druhy [13-16].
Doba kontaktu pidy a kontaminantu, mikrobialni aktivita a pritomnost dalSich kontaminanta
také hraji vyznamnou roli v osudu a chovani HOCs v padach [17-19]. Nekolik studii se pfimo
zabyva vlivem doby kontaktu kontaminantu a puady, zvanym ,aging* [20-23]. Mikrobialni
aktivité je vzhledem k zaméfeni diplomové prace také vénovana samostatna podkapitola.

2.2.1 Pudni organicka hmota (soil organic matter, SOM)
Podil SOM v padach a sedimentech je jednim z kliCovych faktort urCujicich biodostupnost.
Tato slozka pudy se sklada z humusu, mikrobialni biomasy, hydrofilnich organickych
huminovych latek a pozistatka rostlin v riznych fazich dekompozice [24]. Humus se dale
sklada z huminovych latek, mezi které patfi huminové kyseliny (humic acids, HA),
fulvokyseliny (fulvic acids, FA) a humin (HM), a z latek nehuminovych.

SOM je obecné seskupena do dvou slozek, gumovité (rubbery), kterou tvofi napiiklad
huminové latky, a sklovité (glassy), skladajici se mimo jiné z kerogenu a sazi [21, 25-27].
Tabulka 1 ukazuje organické materialy, které tvoti tyto dvé faze SOM. Tyto dvé domény jsou
primarné odpovédné za transport a vazani HOCs [28]. Starsi a vice kondenzovana (sklovitd)
SOM ziejmé obsahuje vice rigidnich (tuhych) dutinek a port, kde mohou chemické latky
interagovat s organickou hmotou [29], nez mladsi a vice amorfni (gumovita) SOM [7, 29, 30].
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Tabulka 1. Organické materialy, ze kterych jsou slozeny dvé faze organického podilu ptdni
hmoty [31].

Amorfni/rozlozena
« . iy ok Kondenzovana “sklovita” faze
gumovita” faze

Huminové kyseliny Saze (black carbon)
Fulvokyseliny Zuhelnatélé ¢asti (black carbon)
Humin Humin

Polysacharidy Kerogen

Lipidy

Proteiny

Lignin

Blizky vztah mezi SOM a biodostupnosti HOCs v pudach naznacuje moznost jeho vyuZiti pro
extrapolaci toxikologickych ucinki (NOECs a L(E)C50s) hydrofobnich latek mezi
jednotlivymi pudami [32]. SOM byl pouzit jako zaklad pro extrapolaci vysledka toxicity mezi
raznymi pudami v Evropské technické normé pro posuzovani rizik [33]. Tento pfistup
predpoklada, ze SOM vykazuje stejné vlastnosti nehledé na jeji strukturu, typ a vlastnosti.
Nicméné v fadé studii bylo ukazéano, ze vztah mezi mnozstvim SOM a biodostupnosti HOCs
v pudach neni linearni [24,34]. Rozdily v sorpcnich vlastnostech jednotlivych organickych
materialll byly pficitany rozdilné polarité, aromaticité, stupni humifikace a velikosti Castic
organické hmoty [10, 26, 35].

2.2.2 Vliv mikrobialni degradace
Dulezitym faktorem ovliviiujicim biodostupnost HOCs v pudach je i pfitomnost padnich
mikroorganismii a jejich schopnost interagovat s kontaminanty [36-38]. Rychlost, kterou
mikrobialni burniky pfemeénuji chemické latky v pribéhu biologického rozkladu, zavisi na
dvou faktorech:

a) rychlosti pfijmu a metabolismus (vnitini aktivita buiiky) a
b) rychlosti prenosu latky k buitkam (pfestup hmoty).

Mikrobialni spoleCenstva se lisi v zavislosti na typu pud, a lze ocCekavat, Ze tyto rozdily
povedou i k odlisnému osudu znecistujicich latek v padach. Tim je také omezena moznost
extrapolace dat mezi padami. V literatufe 1ze najit dikazy o tom, ze pidni mikroorganismy
jsou schopny degradovat PAHs [19, 39-41] a OCPs [42-44]. Lze také ocekavat, ze
mikrobidlni spoleCenstva pochéazejici z raSeliny, ktera se standardné pouziva pfi pfiprave
umélych pud, se budou lisit od pfirozenych spoleCenstev nachazejicich se v pudach realnych.

Jednim z moznych fesSeni eliminace vlivu mikrobialni degradace je sterilizace ptdy. Proto
jsou sterilni pudy Siroce pouzivany v ekotoxikologickych testech [11, 45, 46]. Na druhou
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stranu bylo ukazano, ze nékteré fyzikalni a chemické vlastnosti pid mohou byt vlivem
sterilizace zménény [47-49], coz také mize mit vliv na osud latek v pude (napf. tékani,
sorpce, sekvestrace, biologicka dostupnost do mikrobialni degradace).

2.3 Metody méreni biodostupnosti

Metod pro hodnoceni biodostupnosti je v soucasnosti celd fada a obecné je lze rozdélit na
metody biologické a chemické. Zadna z metod neni jednoznatné preferovana, ale biologické
metody by mély byt upfednostiiovany, nebot’ maji pfimou relevanci k biodostupnosti. U
chemickych je nutno nejprve vytvorit korelaci s biologickou odezvou organismu a teprve poté
je mozno je k hodnoceni biodostupnosti vyuzit [2].

Mezi biologické metody lze zaradit bioakumulaci a obsah rezidua v organismu (metody
pfimé) a testovani pldnich organismi v kontaminovanych vzorcich a studium genu a
genovych produktd (metody nepiimé). Vétsinou jde o metody Casov€, financné i prostoroveé
narocnéj$i, jejich vyhodou je jiz zminéna piima relevance na biodostupnost.

Chemické metody lze rozdélit podle toho, zda se chemické latky extrahuji do rozpoustédla
nebo na sorbent. K extrakénim metodam patii extrakce vodnymi a organickymi rozpoustédly,
k extrakcim na sorbent lze zafadit mikroextrakci na tuhou fazi, pryskyfici XAD ¢ C18
membrany. Nasledujici tabulka shrnuje jednotlivé kategorie metod hodnoceni biodostupnosti
vcetné priklada.

Tabulka 2: Prehled metod pro hodnoceni biodostupnosti.

Bioakumulace

Obsah rezidua v organismu

Biologické metody Testovani pudnich organismt v

Neptimé metody kontaminovanych pudach

Vyzkum gent a genovych produkti
Poérova voda
Hydroxypropyl-B-cyklodextrinova extrakce
Extrakce s vyuzitim CaCl,

Extrakce organickymi | Maximalni extrakce

rozpoustédly Mirna (slaba) extrakce rozpoustédly

Superkriticka fluidni extrakce (SFE)
Mikroextrakce na tuhou fazi (SPME)

Ptimé metody

Extrakce vodnymi
rozpoustédly

Chemické metody

Extrakce na pevnou Tenax
tazi (SPE) Pryskyfice XAD
C18 membrany

13



2.3.1 Bioakumulace HOCs v zizalach

Zizaly mohou predstavovat az 80 % celkové biomasy ptdni fauny [50, 51] a podstatné
pfispivaji nejen k tvorbé pudy, ale i k zvySovani jeji kvality a ke kolobéhu zivin v
terestrickych ekosystémech. Zizaly jsou schopny akumulovat riizné zneéistujici latky, jako
jsou PAHs [52], chlorbenzeny [53, 54], OCPs [5, 55] a PCBs [56]. Jsou také dulezitym
¢lankem potravniho fetézce a akumulace HOCs v jejich télech muze pfispivat k zvySovani
koncentraci ve vySSich trofickych urovnich. Proto se tyto organismy casto pouzivaji pfi
sledovani kontaminovanych pud [57, 58] a pfi laboratornich zkouskach [59, 60]. Nasledujici
tabulka shrnuje druhy zizal, které se v ekotoxikologickych testech nejcastéji vyuzivaji.

Tabulka 3. Druhy zizal, které se pfi studiu bioakumulace vyuzivaji, a ptiklady studii, v nichz

byly dané druhy pouzity.

Eisenia fetida Hallgren et al., 2006; Hu et al., 2005a; Gao, 2009; Kelsey et al.,
2005; Matscheko et al., 2002; Tang et al., 1999; Shang et al.,
2013 [55, 57, 61-65]

Eisenia andrei Belfroid et al., 1994, 1995a; Jager et al., 2000, 2005; Smidova
etal., 2015 [53, 54, 56, 66, 67]

Lumbricus terrestris Kelsey et al., 2005; Kraus et al., 2000 [55, 68]

Lumbricus rubellus Ma et al., 1995 [52]

Lumbriculus variegatus Mienpad et al., 2008 [69]

Aporrectodea caliginosa Kelsey et al., 2005 [55]

Allolbophora caliginoa Shang et al., 2013 [57]

Existuji dvé cesty piijmu HOCs zizalami, kterymi jsou:

e pasivni absorpce latek rozpusténych v porové vodé pies povrch téla a

e piijem latek potravou pfes sté€nu stieva.

Pro terestrické a bentické organismy se predpoklada, ze primarni piijem latek probiha
absorpci latek povrchem tela. U latek slog Kow > 5 je dulezitou cestou piijmu i pfijem
potravou [70, 71]. Napfiklad Leppanen and Kukkonen [72] ukézali, Ze dominantni cestou
vstupu pyrenu do zizaly je prave pfijem potravy (asi 61%).

Bioakumulaéni test s terestrickymi bezobratlymi ma 1 svoji standardizovatelnou podobu:
e OECD, 2010, Test No. 317: Bioaccumulation in Terrestrial Oligochaetes.

Presto, ze se tato metoda bézné€ pouziva, stale existuji dulezité otazky, které je nutné
zodpovédét. Jednou z nich je shodnost vysledkti naméfenych v laboratorné kontaminovanych
a historicky kontaminovanych pudach. V laboratorné kontaminovanych puadach byl
pozorovan pokles celkové koncentrace béhem expozice organismi, a tato skute¢nost mohla
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v nékterych studiich ovlivnit naméfené hodnoty bioakumulacnich faktort. Nasledujici
kapitola se vénuje kinetice pfijmu HOCs zizalami ve vztahu k celkové koncentraci v pude a
jejimu modelovani.

2.3.2 Kinetika prijmu HOC:s zizalami
Kinetické studie patii k tém nejdialezitéjSim v pudni ekotoxikologii. Vzhledem ke své
narocnosti je ale téchto studii jen omezené mnozstvi. Dosud neni objasnén vliv pidnich
vlastnosti na pfijem latek, které maji odlisné fyzikalné-chemické vlastnosti. Nekteré studie
ukazuji, ze k ustaleni rovnovahy mezi pudou a zizalou je zapotiebi deseti nebo patnactidenni
expozice [56, 68, 73, 74], zatimco jini autofi poukazuji na to, ze ani devatenactidenni nebo
jednadvacetidenni expozice nemusi byt dostateCna [53, 64].

Kinetika bioakumulace muze byt popsana pomoci kinetiky prvniho fadu za predpokladu, Ze:

e procesy a rychlostni konstanty jsou prvniho fadu,

e organismus, potrava, voda a puda nebo sediment jsou homogenni;

e s Casem se méni pouze koncentrace v organismu, v potraveé, vodé a pudé€ nebo
sedimentu zustava konstantni [75].

Ke stanoveni kinetiky pfijmu se pak nej¢astéji vyuziva tento vztah:

C,=——x (e_k“’ —e‘k"’) (1)

kde C, je koncentrace latky v ZiZale (ng Searthworm aw '), Ks je rychlostni konstanta pijmu
do organismu (ngsii Erizaly aw dh), ke je rychlostni konstanta eliminace (d'l), ko je konstanta
rychlosti degradace (d™') a t je ¢as (dny). Obrazek 4 ukazuje idealizovanou kinetiku pijmu
PAHs tfemi druhy, které se zivi sedimentem.
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A
Druh 3
Rovnovaha
Druh 2
Mnozstvi akumulovanych PAHs
(normalizovano na obsah lipidi)
Druh 1
Cas

ee,

Obrazek 4. Idealizovany tvar kinetiky pfijmu PAHs tfemi druhy zijicimi v sedimentu [76].

Bioakumula&ni faktory jsou &asto vyuzivany pii hodnoceni rizik kontaminovanych pid. Rada
otazek ale vyvstava ohledné kvality a spravnosti nameéfenych hodnot. V nékterych
experimentech neni jisté, zda bylo dosazeno rovnovahy mezi koncentracemi v pudé a
zizalach, protoze kinetika pfijmu nebyla studovéana a byla pouzita jednotna doba expozice [55,
61, 63]. Jager et al. [53] navrhl vypocet biokoncentra¢niho faktoru (bioconcentration factors,
BCFs) nikoli pomoci vyslednych koncentraci po expozici, ale s vyuzitim konstant pfijmu a
eliminace.

Z nasi nedavné studie [1], ktera se zabyvala kinetikou pfijmu péti HOCs v Sesti pudach
s rozdilnym obsahem SOM, vyplynulo, ze pokles celkové koncentrace v pidé beéhem
expozice ma za nasledek i pokles koncentrace v zizalach. Z tohoto divodu byly pozorovany
zaoblené kinetiky piijmu (,,peak-shaped®). Priklad takovychto kfivek ukazuje Obrazek 5.

Fenanthren | Lindan

C./Co

24

Obrazek 5. Kinetika pfijmu fenanthrenu a lindanu zizalou E. andrei v Sesti realnych pidach

[1].
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Pokud koncentrace v padé béhem expozice organismu vyznamné klesa, je zapotiebi nejprve
namodelovat priib&h tohoto ubytku a vypogitat konstantu rychlosti degradace (ko, d™'). Tato
konstanta se da vypocitat podle tohoto vztahu:

C. =C,le™) )

kde C, je koncentrace latky v ptidé v daném &ase (ng g1 aw ), Co je polatetni koncentrace
latky (ng gsoraw ), Ko je konstanta rychlosti degradace (d™') a t je ¢as (dny).

2.3.3 Vztah mezi bioakumulaci v zizalach a mikrobialni degradaci

Ve zpravé o ECETOC [77] je uvedeno, ze mnozstvi chemické latky, které muze byt
mineralizovano konkrétnim druhem degradujiciho mikroorganismu, predstavuje lepsi
moznost mefeni biodosazitelné frakce nez kdyz jsou pouzity vétsi organismy, jako napiiklad
zizaly. Vyuziti mikroorganismt ma ale i své limitace a nékteré studie dokladaji, ze predace a
velikost mikroorganismt mize mit za nasledek vylouceni bakterii z 30-50 % pora v pudeé [78,
79]. Kromeg toho rozdéleni mikroorganismi v realném prostiedi je ziidka rovnomérné a pouze
biodostupna (nikoli biodosazitelnd) frakce latky je relevantni. V laboratornich experimentech
se naproti tomu mikroorganismy pouzivaji v nepfirozené vysokych hustotach bunék a
vysledkem experimentu je pak biodosazitelna frakce. Biologicka dostupnost pro zizaly se
obvykle vyjadifuje pomoci bioakumulacnich faktort, které se vztahuji k rovnovaznym
koncentracim v zizale a v pidé. Takové informace nelze ziskat pomoci mikrobialni
degradace.

Studii, které by srovnavaly chemické metody, mikrobialni mineralizaci a pfijem latek do
zizal, je velmi malo. V literatute 1ze nalézt tyto vysledky:

e mnozstvi latky pfijaté zizalami 1 degradované mikroorganismy lze odhadnout pomoci
nekterych extrak¢nich Cinidel [80],

e dobra korelace s butanolovou extrakci byla nalezena pouze pro mikrobialni degradaci
[81],

e nckteré studie zahrnuji jak pifijem latek do zizal, tak mikrobidlni degradaci, ale
neposkytuji zadnou korelaci s chemickymi metodami [82] a

e vétSina studii vyuziva jednu z metod (bud’ pfijem do zizal nebo mikrobialni degradaci)
s riznymi korela¢nimi koeficienty [65, 83, 84].
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3 MATERIALY A METODY

3.1 Design experimentu

Byly vybrany tfi pidy s odlisnymi vlastnostmi (zejména v obsahu organického uhliku), a tyto
pudy byl laboratorné kontaminovany smeési vybranych HOCs. Koncentrace latek v pudach
byly v pravidelnych intervalech analyzovany, dokud nedoSlo kjejich ustaleni. V takto
ustalenych puadach byl proveden bioakumulaéni test se zizalou, ktery se fidil
standardizovanou normou OECD [59].

V nekontaminovanych padach byly nejprve aklimatizovany zizaly po dobu 3 dna.
Z aklimatizace bylo vybrano vzdy 10 zizal na jedno opakovani, a ty byly exponovany
v jednotlivych kontaminovanych pudach tak, ze puda vzdy tvorila 1/3 testovaci sklenice o
objemu 700 ml. Sklenice byly uzavieny dérovanymi vicky pro zajisténi dostatecné aerace.
Vlhkost pidy byla kontrolovana vazenim jednou za tyden. Expozice probihala za denniho
svétla pti 23 + 1°C (vzorkovaci ¢asy byly 1, 3,5, 7,9, 11, 13, 15, 17, 19 a 21 dni). Pro kazdy
vzorkovaci ¢as byla pfipravena tii nezavisla opakovani (ti sklenice). Zizaly byly krmeny
jednou za tyden granulovanym kravskym hnojem. Celkova koncentrace v pudé b&hem
experimentu byla meéfena vzorkovanim pad v testovacich sklenicich po expozici zizal a to
v ¢asech 3, 7, 13 a 21 dni. Byly také ovéfeny pozad'ové koncentrace studovanych latek
v chovu a v nekontaminovanych ptidach.

3.2 Pouzité pudy a jejich vlastnosti

V nasi predeslé studii [1] bylo studovano Sest realnych ptud s odliSnymi vlastnostmi, prevazné
s rozdilnym obsahem organického uhliku. Ztéchto pud byly vybrany tii tak, aby
reprezentovaly jiz studovany soubor pud z pohledu rozdilného obsahu organického uhliku,
vyuziti pady a rozdilného chovani studovanych latek v téchto pudach. Pady byly znovu
odebrany (k planovanému experimentu bylo zapotiebi nékolik kilograma suché pudy, presaté
pfes 2 mm sito) a jejich vlastnosti byly znovu pfeméfeny v laboratoii Recetox (postup
jednotlivych méfeni popsan nize), nékteré vlastnosti byly meéfeny v externi laboratofi
(Laboratofe Morava, Studénka, CZ). Nasledujici Tabulka 4 shrnuje jejich nejdulezitéjsi
vlastnosti.

Tabulka 4. Nejdulezitéjsi vlastnosti vybranych pud: typ pudy (orna puda, OP; trvaly travni
porost, TTP; lesni pida, LP), obsah organického uhliku (organic carbon, OC), pH méfené
v KCl, maximalni vodni kapacita (water holding kapacity, WHC) a kationtova vyménna
kapacita (cation exchange capacity, CEC).

Typ piidy 0C (%) pH(KCI) (n‘l’}’f;‘;ggy) (m(;gig)
S oP 1,57 7,20 0,44 190
$2 TTP 3,62 4,60 0,60 245
$3 LP 9,30 7,20 1,00 377
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3.2.1  Stanoveni obsahu organického uhliku

Pred samotnym méfenim byl vzorek nejprve vysusSen a rozemlet na kulovém mlynku Retsch
MM301 pii frekvenci 30 Hz po dobu 3 minut. Anorganicky uhlik byl ze vzorku odstranén
pomoci zfedéné a nasledné koncentrované kyseliny chlorovodikové. Pritomnost
anorganického uhliku (zejména uhlicitant) indikovalo ,,Sumeéni“. Poté byl vzorek vysusen 30
min. pfi 105 °C. Analyza byla provedena na pfistroji LiquiTOCII. Organicky uhlik je
oxidovan na CO; a jeho obsah analyzovan IR analyzatorem. Méteni bylo provedeno ve tfech
opakovanich.

3.2.2 Stanoveni pH v pudé

Postup stanoveni pH se fidil normou ISO 10390 [85]. Byla pfipravena suspenze pudy a
roztoku chloridu draselného o koncentraci 1 mol/l (pHkci) v poméru 1:5, ktera byla michana
po dobu 5 minut. Po nejméné dvou, nejdéle do 24 hodin, byl vzorek méfen na
nakalibrovaném pH metru. Analyza byla provedena ve tfech opakovanich.

3.2.3 Stanoveni maximalni vodni kapacity

Pouzity postup vychazel z normy ISO 11465 [86]. Principem je nasyceni vzorku pudy vodou
a jeji naslednd nenasilnd ztrata do ustaleni rovnovahy (v kapilarnich poérech je nejvétsi
mnozstvi vody). Do infuznich lahvi byly posazeny nalevky se slozenym filtracnim papirem.
Do nalevek bylo navazeno 20 g pudy o znamé susiné (10 g v piipadé€ lesni pudy, ktera je
vysokoobjemova). Do nalevek bylo nalito 100 ml destilované vody a sklenénou tyCinkou byla
pomoci opatrného michani vytvofena homogenni suspenze. Méfeni bylo provedeno ve dvou
opakovanich. Se sadou byly analyzovany také dva kontrolni vzorky bez navazené pudy.
Nalevky byly zakryty alobalem a nechany pfes noc stat. Druhy den byly filtra¢ni papiry
s nasaklou vodou zvazeny a byla vypocitdna maximalni vodni kapacita podle nasledujiciho
vzorce:

WHC oy (ml.g™") = My, - My - Sug) / (Su§ / 100 x N),

kde My, je hmotnost filtracniho papiru s nasycenou ptdou, My je hmotnost filtracniho papiru
v kontrole, Sus je obsah susiny ve vzorku v procentech a N je navazka pudy (vétSinou 20 ¢i
10 g).

3.2.4 Vypocet spotieby pouzitych pud

Nasledujici Tabulka 5 ukazuje vypoCet mnozstvi pady, které bylo potieba
kontaminovat/ovlh¢it. Mnozstvi pady pro jednotlivé opakovani se fidilo tim, aby pida tvorila
1/3 testovaci sklenice o objemu 700 ml. Cilem bylo mit stejné prostfedi (pomér objem
pudy/vzduch) ve vSech testovacich nadobach. Dale je v tabulce zahrnuto mnozstvi pudy
potebné k analyze koncentraci sledovanych latek po dobu ustalovani rovnovahy, na ovéteni
homogenity, suSiny a mefeni pH. Také bylo pocitano s ur€itym mnozstvim kontaminované
pudy na dalsi pripadné analyzy, na chemické stanoveni biodostupnosti a podobné. Toto
mnozstvi pudy nebylo v této DP analyzovano, ale pouze zamrazeno na -80 °C. K mnozstvi
pudy, které bylo potieba kontaminovat, bylo pfipocitano dal§i mnozstvi pudy k aklimatizaci
zizal a na biologické kontroly (expozice v nekontaminované pud¢, ptidano pouze ekvivalentni
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mnozstvi rozpoustédla). K vypocitanym mnozstvim byla vzdy pfipoCitana rezerva 5, popft.
10 % (ztraty pii manipulaci pudy apod.).

Tabulka 5. Vypocet spotieby jednotlivych pad pro kontaminaci a ovlhceni.

S1 S2 S3
Mnozstvi pidy na 1 opakovani 210 150 90
Pocet sklenic (opakovani) 32
Mnozstvi pudy pro v§echna opakovani 6720 4800 | 2880
Koncentrace latek ptidé po kontaminaci 20 20 20
Potieba na aktudlni konc. po 4 dnech az 14 tydnech 180 180 180
Rezerva, pokud by k ustaleni rovnovahy po 100d nedoslo 200 200 200
Ovéreni homogenity po ustaleni systému 20 20 20
Ovéfeni susiny a pH 40 40 40
Chemické analyzy (zamrazit, neanalyzovat) 800 800 800
Celkove¢ pudy kontaminovat 7980 6060 | 4140
Celkové pudy kontaminovat + 5 % rezerva 8379 6363 | 4347
Celkové pudy kontaminovat v kg 8,38 6,36 4,35
Plda na aklimatizaci 1500 1500 | 1500
Biologické kontroly (2 opakovani) 420 300 180
Celkem pudy ovlhcit 10299 8163 | 6027
Celkem pudy ovlhéit + 10 % rezerva 11329 8979 | 6630
Celkem pudy ovlhdéit v kg 11,33 8,98 6,63

3.3 Studované latky

Mezi studované latky patfily dvé slouceniny ze skupiny PAHs (fenanthren a pyren), dva
OCPs (lindan a p,p’-DDT) a jeden PCB (PCB 153). Tyto latky byly vybrany s ohledem na
predchazejici studie, tak aby mohlo dojit k pfimému porovnani vysledkii bez nutnosti
extrapolace, a s ohledem na mnozstvi informaci, které bylo o téchto latkach dostupné
v literatufe. Tabulka 6 shrnuje nejdualezit€jsi vlastnosti studovanych latek a Obrazek 5 ukazuje
jejich strukturni vzorce.
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vewvr

studii: nazev, Cistota, vyrobce a velikost baleni, molekulova hmotnost (molecular weight,
MW), rozpustnost ve vode (solubility in water, Sy,), Henryho konstanta (H), hustota a
rozdelovaci koeficient oktanol-voda (log Koyw).

Fenanthren Pyren Lindan p,p’-DDT PCB 153
CAS 85-01-8 129-00-0 58-89-9 50-29-3 35065-27-1
Cistota 98% 98% 07% 98% 99%

, . . . Dr. Ehrenstorfer
Vyrobce Aldrich Aldrich Aldrich Supelco GmbH
Velikost baleni 100 g 100 g 100 g lg 10 mg
MW (g/mol) 178,2 202,3 290,8 354,5 360,9
Sw (mg/1) 1,15 0,07 7,3 0,025 0,009
H (atm m’/mol) 3a 4a 4a 4a 5b

. 54x10 4.6x 10 1.4x 10 22x 10 6.2 x 10"
pi1 20 °C
Hustota 1,063 1,21 1,87 0,99 -
Log Kow 4,45 4,88 3,72 6,91 8,35

Poznamky:  “http://www.gsi-net.com/en/publications/gsi-chemical-database.html,
b http://www.nist.gov/data/PDFfiles/jpcrd639.pdf.

Cl

cl cl CI"’M,, ' ) &
o o ol 4 % ol
| | o iy =
o = o ol ol

Cl

fenanthren pyren p,p - DDT lindan PCB 153

Obrazek 5. Strukturni vzorce sledovanych latek.

3.4 Aplikace polutantu do pud

Kontaminanty byly do pad aplikovany podle doporuceni z literatury [87]. Tato metoda
umoziiuje homogenni kontaminaci i nékolika kilogramii pidy s pouzitim minimalniho
mnozstvi kontamina¢niho roztoku a byla jiz nékolikrat uspésné pouzita v naSich
predchazejicich studiich. Naptiklad ve studii VI¢kova et al. [88], kde bylo kontaminovano Sest
pud o objemech 3,1 kg stejnymi latkami, bylo dosaZzeno homogenni distribuce latek v rozmezi
0,6 —13,6 %.

Sledované latky byly rozpustény v organickém rozpoustédle (aceton a DCM v poméru 2:1) a
to bylo aplikovano na ¢tvrtinu jiz ovlhéené pudu v poméru 1:80. Po dikladném smichani byla
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pida ponechana v digestofi nékolik hodin pro odpafeni rozpoustédla. Ubytek vody byl
sledovan vazenim kontrolniho vzorku vlhké pidy. Po odpareni rozpoustédla byla doplnéna
chybéjici voda a postupné byly pfimichany zbyvajici tfi Ctvrtiny pady. Pred dal$im pouzitim
pudy byly odebrany tii nezavislé vzorky z kazdé pady pro ovéfeni homogenity kontaminace.
Vysledna kontaminace byla pfepocitana na mg/kgi aw (Sucha ptda, soil dry weight). Pfipravu
jednotlivych zakladnich roztokd a nasledné namichani kontamina¢niho roztoku ukazuje
Tabulka 7. Navazky na zakladni roztoky byly uzptusobeny velikostem a cenam baleni, ve
kterych se tyto latky prodavaji.

Tabulka 7. Ptiprava zasobnich roztokt a kontaminacniho roztoku.

Fenanthren| Pyren | Lindan | p,p’-DDT | PCB 153
PoZadovana koncentrace v pudé (mg/kg) 100 100 10 10 1
Hmotnost vSech pad pro kontaminaci (kg) 19,089
Kolik dodat kontaminanti do pud (mg) 1908,9 1908,9 | 190,89 190,89 19,089
Navazka na zasobni roztok (mg) 3000 3000 400 400 30
Cistota 0,98 0,98 0,97 0,98 0,999
Navazka vzhledem k ¢istoté latek (mg) 3061,2 3061,2 | 4124 408,2 30
Objem zasobnich roztoki (ml) 100 100 50 50 50
Rozpoustédlo ACE ACE DCM DCM DCM
Zasobni roztok — koncentrace (mg/ml) 30 30 8 8 0,6
PoZadovana koncentrace v kontamina¢nim
roztoku (mg/ml) 8 8 0,8 0,8 0,08
Objem kont. roztoku (ml) 250
Kolik smichat ZR na kont. roztok (ml) 667 | 667 | 25 | 25 | 333
Ziskame tak kont. roztok s objemem (ml) 216,7
Doplnit ACE (ml) 33,3

Pudy byly skladovany v klimatizované mistnosti (20 + 2 °C) v uzavienych sklenénych
lahvich. Ty byly prikryty neprihlednou folii. Po Ctyfech, sedmi, Ctrnacti dnech a pak
v dvoutydennich intervalech po kontaminaci byly vzdy od kazdé pudy odebrany tii nezavislé
vzorky o hmotnosti ekvivalentni 5 g suché pady a v nich byla stanovena koncentrace
sledovanych latek. Po 24 tydnech byl obsah sklenic promichan a ptidy byly ponechany dalsich
sedm tydna starnout. V takto ustalenych padach byl uskute¢nén bioakumulacni test.

3.5 Analyza vzorkua pudy

Vzorky pudy o hmotnosti ekvivalentni 5 g suché pudy byly odebrany z riznych mist,
respektive z riznych sklenic po expozici zizal. Pida byla vysusSena lyofilizaci (lyofilizator
Christ Gamma 1-16 LSC, SciQuip, UK). Ke kazdému vzorku pidy bylo ptidano 50 pl
standardu na vytéznost pro PAHs a 50 ul standardu na vytéznost pro chlorované latky. U
PAHs se jednalo o smés deuterovaného fenanthrenu a deuterovaného pyrenu (D-PHE a D-
PYR) o koncentracich 2500 pg/ml, u chlorovanych latek Slo o smés PCB 30 a 155 o
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koncentracich 250 pg/ml. Koncentrace lindanu byla upravena podle standardu pro stanoveni
vytéznostt PCB 30, koncentrace p,p’-DDT a PCB 153 podle PCB 155. Poté byly vzorky
extrahovany Randalovou extrakci [89] na extraktoru Velp Scientifica SER 148/6 ve vroucim
DCM (80 ml) pfi teplote¢ 120 °C po dobu 2 hodin (1 hodina ponor, 1 hodina promyvani).
Extrakty byly zahustény na evaporatoru Evaterm pod proudem dusiku na objem 10 ml
(kalibrované vialky) a nasledné po 1 ml naneseny na dva typy kolonek — aktivovany silikagel
pro analyzu PAHs a aktivovany silikagel modifikovany kyselinou sirovou pro analyzu
chlorovanych HOCs (22 ml kyseliny sirové na 50 g aktivovaného silikgelu). Kolonky pro
analyzu PAHs byly nejprve promyty 10 ml hexanu a poté byly stanovované latky eluovany 20
ml DCM. Chlorované HOCs byly eluovany 30 ml smési n-hexanu a DCM v poméru 1:1.
Eluaty byly zahustény na objem zhruba 0,5 ml, pfevedeny do minivialky a vzorek byl upraven
na finalni objem 1 ml. Poté bylo pfidano 50 pl vnitfniho standardu, u PAHs se jednalo o
terfenyl o koncentraci 40 pug/ml, pro analyzu chlorovanych latek bylo pouzito PCB 121 o
koncentraci 4 ug/ml. Danym zpusobem byl ziskan desetinasobné ziedény vzorek, jehoz
koncentrace byla vyhovujici pro finalni analyzu na GC/MS (Agilent MSD 5972). Do doby
analyzy byly vzorky skladovany v mrazaku pfi -20 °C.

Pro ziskani celkové koncentrace p,p’-DDT byly stanoveny koncentrace p.p’-DDE a p,p’-
DDD. Vysledna koncentrace p,p’-DDT byla vypocitana jako ekvivalent dil¢ich koncentraci
na zakladé molarnich hmotnosti podle nasledujiciho vzorce:

CDDTcelk. = (((CDDD/320) + (CDDE/318)) X 354) + CppT

3.6 Testované organismy a analyza vzorku zizal

Chov zizal druhu FEisenia andrei je stabilné zaveden v laboratofich Recetox a fidi se
standardni operacni procedurou, ktera byla navrzena v souladu s OECD a ISO normami [90,
91]. Chovny substrat se sklada z vysuSeného a presatého zahradniho substratu, vysuseného
hnoje a raseliny v poméru 50:40:10. Smés je ovlhéena na 60-80 % WHC a pH upraveno na
hodnotu 6-7 pomoci uhli¢itanu vapenatého. Zizaly jsou chovany v klimatizované mistnosti
pfi teploté 20 = 2 °C a minimalné€ jednou tydné krmeny granulovanym kravskym hnojem.

Do testu byli vybirani dospéli jedinci s plné vyvinutym opaskem o hmotnosti 250 az 350 mg.

Analyza vzorkl probihala podobné jako u vzorkl pid. Pouze pred extrakci byl kazdy vzorek
rozetfen s 6 g bezvodého siranu sodného a pred precisténim na kolonkach byla zarazena
gelova permeacni chromatografie (gel permeation chromatography, GPC), kterou byly
odstranény vysokomolekularni latky jako lipidy a barviva. Samotna GPC probihala
v chloroformu, proto bylo nutné vzorky nejprve na evaporatoru odfoukat do posledni kapky,
nasledné bylo pfidano 5 ml chloroformu a na GPC byl nadavkovan 1 ml vzorku. Eluaty byly
upraveny na objem 2 ml (kalibrovana vialka) a po 1 ml naneseny na kolonky s aktivovanym
silikagelem. Vznikly tim opét desetkrat zfedéné vzorky.
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4 VYSLEDKY A DISKUSE

4.1 Aplikace polutantu do pud

Cilena koncentrace pro fenanthren a pyren byla 100 mg/kgqw, pro lindan a p,p’-DDT 10
mg/kgyy a pro PCB 153 1 mg/ kgy,,. Koncentrace byly voleny vyssi nez v pfedchazejicich
studiich, protoze se pocitalo s jejich ubytkem béhem starnuti a bylo potieba zajistit, aby i po
dlouhé dobé bylo mozno provést bioakumulacni test a stale jsme byli nad limity detekce u
exponovanych zizal. Jedinou vyjimkou bylo PCB 153, jehoz komercné dostupné baleni je
v hmotnosti 10 mg a u této latky nebyl oekavan vyznamny pokles jeji koncentrace béhem
starnuti. Nasledujici Tabulka 8 ukazuje nalezené hodnoty koncentraci u vzorkd pud
odebranych ihned po kontaminaci.

Tabulka 8. Cilené a nalezené koncentrace studovanych latek ihned po kontaminaci, rozptyl
méteni (n =3) a odchylka mezi zjiSténymi a cilenymi hodnotami (ztraty).

Fenanthren | Pyren Lindan | p,p’-DDT |PCB 153

Cilena koncentrace (mg/kg) 100 100 10 10 1
Koncentrace po kontaminaci 13 1 6.80 8.42 0754
RDS (%) 13,8 8,7 9,9 11,9 11,5
Ztraty (%) 13% 21% -32% -16% -25%
Koncentrace po kontaminaci 103.7 1223 8.10 8.20 0.676
RDS (%) 2,0 4,9 10,0 9,0 7,0
Ztraty (%) 4% 22% -19% -18% -32%
Koncentrace po kontaminaci 107.9 1253 937 9.88 0777
RDS (%) 34 0,9 8,7 7,4 7,3
Ztraty (%) 8% 25% -6% -1% -22%

Vysledna koncentrace pro PAHs byla u vSech kontaminovanych piad vyssi nez cilena
koncentrace. Naopak, u chlorovanych latek byla vysledna koncentrace o 1 az 32 % nizsi nez
cilend koncentrace. V naSich predchazejicich studiich, ktera vyuzivala stejnou metodiku
kontaminace [1, 67, 88] byly pozorovany zpravidla vétsi ztraty. Co je dulezitéjsi nez rozdil
mezi cilenou a vyslednou koncentraci je, zda byla kontaminace homogenni. V této praci byl
rozdil mezi tfemi nezavislymi vzorky pad maximalné 13,8 % (u pady S1 pro fenanthren), coz
lze povazovat za velmi dobry vysledek vzhledem k mnozstvi kontaminované pudy. Pida S1
byla ornou padou, které bylo zapotiebi kontaminovat vice nez 8 kg (vaha suché pudy) a navic
tato puda po ovlh¢eni tvofila hrudky, které se velmi tézko roztiraly. U pud S2 a S3 (TTP a
LP) jsou rozdily mezi vzorky dokonce mensi, coz doklada, ze pokud je kontaminace
provedena dukladné, 1ze zvoleny postup kontaminace doporucit i pro dalsi studie.

Rozdily mezi pocateCnimi koncentracemi v jednotlivych padach byly zpisobeny ztratami,
degradaci a t€kavosti latek b&hem kontaminace. V predchéazejicich studiich byly pfi
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kontaminaci velkych objemt puad (kilogramy) pozorovany podobné rozdily v pocatenich
koncentracich [1, 70, 88].

4.2 Starnuti v pudach

Kontaminované pady byly vzorkovany po 0, 4, 7, 14 dnech a pak dale v dvoutydennich
intervalech po kontaminaci. Vzorky byly zamrazeny na -80 °C a uschovany do doby analyzy.
Predpoklad byl, ze kustaleni koncentrace dojde nejdiive za 100 dni. Tento ptredpoklad
vychazel z predchazejici studie [1], kde byl pozorovan dramaticky ubytek sledovanych latek
(obzvlasté PAHs) beéhem expozice zizal. Cilem bylo ziskat ,,ustalenou® koncentraci latek, tak
aby situace v pudé odpovidala dlouhodobé kontaminaci (tedy ne situaci ,,po havarii“ nebo
,uniku latek™). V studiich zabyvajicich se starnutim kontaminace jsou pudy sledovany casto
200 1 vice dni [92-94]. Po uplynuti této doby (14 tydna, tj. 98 dni) bylo zfejmé, Ze k ustaleni
koncentraci vSech sledovanych latek nedoslo, a proto byly pady sledovany dal. Koncentrace
PAHs se zacala ustalovat po 126 dnech (18 tydni) od kontaminace, u chlorovanych latek o
nékolik tydnu diive.

Vlivem vysoké variability dat pro PAHs mezi vzorky odebranymi z jednotlivych sklenic
(kazda puda byla skladovana ve 4 identickych sklenicich) byl jejich obsah po 24 tydnech
znovu promichan. Po této opétovné homogenizaci kontaminace byly pudy opét rozdéleny do
jednotlivych sklenic a koncentrace v nich byla dale sledovana (27 a 29 tydnd od
kontaminace). Az na PAHs u S1 byly koncentrace mezi jednotlivymi vzorky (sklenicemi)
homogenni v obou odbérech a ani koncentrace mezi odbéry se vyznamné neliSily, proto byl
po 31 tydnech od kontaminace zapoCat bioakumulacni test. Divod pro rozdilny osud latek
v jednotlivych padach neni znam. Vicka sklenic byla utésnéna parafilmem, vlhkost ptdy byla
pred kazdym odbérem kontrolovana vazenim sklenic, sklenice byly v temnu a po kazdém
odbéru byla zménéna jejich pozice v regale. Také v literatufe vysvétleni nebylo nalezeno.

Vytéznost pro tyto vzorky byly 72 = 11 % pro D-PHE, 75 + 8 % pro D-PYR, 70 + 6 % pro
PCB 30 a 84 + 5 % pro PCB 155. Od hodnot upravenych dle vytéznosti byly odecteny
koncentrace sledovanych latek v kontrolnich vzorcich (blank), ty tvorily prumémé 0,1%
vysledku pro PAHs, chlorované latky nebyly v blancich detekovany. Vysledné koncentrace
(pramér, n = 3) latek béhem starnuti lze najit v ptilohach v Tabulkach 12 (PAHs) a 13a a 13b
(chlorované latky).

Zména koncentrace latek v pudé béhem experimentu byla pozorovana u vSech pud a
sledovanych latek (ANOVA, p < 0,01) s vyjimkou PCB 153 u ptudy S3. Nasledujici grafy (1-
15) ukazuji prabéh koncentraci pro jednotlivé latky v jednotlivych pudach. Modelovani bylo
provedeno v Microsoft Excelu 2010 pro Windows pomoci dopliiku Resitel. Vysledné hodnoty
Kgeg Jsou srovnatelné s hodnotami vypocitanymi pomoci programu STATISTICA. Tabulka 9
poté shrnuje degrada&ni konstanty (ko, d™).
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Grafy 1 — 15. Prabéh koncentraci jednotlivych latek ve sledovanych padach.
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Tabulka 9. Degradacni konstanty ko béhem starnuti kontaminace pro jednotlivé latky a pudy
.

S1 S2 S3
Fenanthren| 0,0267 | 0,0149 | 0,0265
Pyren 0,0127 | 0,0134 | 0,0129

Lindan 0,0049 | 0,0007 | 0,0016
p,p-DDT | 0,0051 | 0,0019 | 0,0030
PCB 153 | 0,0020 | 0,0000 | 0,0000

Degradacni konstanty byly vyssi pro PAHs nez pro chlorované latky. V literatute lze najit
dikazy o tom, ze pudni mikroorganismy jsou schopny degradovat fenanthren [95, 96] i pyren
[97, 98]. Bossert et al. [99] uvadéji, ze mensi, vice rozpustné a méné hydrofobni PAHs jsou
obecné degradovany ve vétsi mire nez vétsi, méné rozpustné a vice hydrofobni PAHs. Tento
fenomén byl rovnéz pozorovan v této studii, kde hodnoty ko pro fenanthren byly vyssi nez pro
pyren ve vSech studovanych pudach. Jako disledek toho jevu muzeme u mensich PAHs
oCekavat snizeni rizik pro zivotni prostfedi. Je ale tfeba poznamenat, ze praveé diky
biodegradaci, ktera je proménliva v ruznych pudach, je posouzeni rizik PAHs naro¢né a
obecné zavery je tézké definovat.

V nasi predchéazejici studii [1] byly namétfeny zhruba desetinasobné hodnoty degradacnich
koeficienta ko. Tyto vysledky jsou ale t€zko porovnatelné, protoze v této studii byly pouzity
zhruba desetinasobné vyssi pocateéni koncentrace studovanych latek, neSlo o ubytek latek
béhem expozice organismd, a také pudy byly sledovany po dobu 217 dnti misto 21. Nicmén¢,
ve zmifiované studii byly degradacni konstanty rovnéz vyssi pro PAHs nez pro chlorované
latky, coz bylo pravdépodobné zpusobeno jiz zminénou mikrobialni degradaci fenanthrenu a
pyrenu.

Pokud prepocitame koncentrace v ptidach na procenta pocatecni hodnoty (koncentrace v pude
C; podélime koncentraci naméfenou ihned po kontaminaci Cy), mtizeme prubéh koncentraci
porovnavat mezi jednotlivymi ptidami. Grafy 16 — 20 tyto trendy ukazuji. Z grafi je patrné, ze
degradacnich konstant). U chlorovanych latek klesaly koncentrace nejvice u S1, tedy pudy
s nejmensim obsahem organického uhliku, kde lze predpokladat i mensi sorpci latek na
organicky material a potencialné vyS$si moznost degradace nebo tékani. Naopak nejméné
klesaly koncentrace u pudy S2, tedy pudy se stfednim obsahem organického uhliku.
Z vysledka je tedy patrné, ze nejen obsah organického uhliku, ale pravdépodobné také jeho
vlastnosti a dalsi charakteristiky pud hraji dualezitou roli v chovani latek v padach. V nasi
predchozi studii [1] také nebyl pozorovan piimy vztah mezi hodnotami ko a obsahem
organického uhliku.
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Grafy 16 — 20. Pokles koncentraci latek v padach béhem starnuti kontaminace prepocitany na
procenta hodnot naméfenych ihned po kontaminaci (den 0).
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4.3 Bioakumulaéni test

Do bioakumulac¢niho testu byly zahrnuty pouze pudy S1 a S3. S padou S2 bylo zachazeno
stejné jako s ostatnimi puidami, pfesto v ni z neznamého divodu dochazelo k thynu zizal cca
dva dny po expozici (pfiblizné z 80%). Byly provéreny nasledujici varianty:

28



e Porovnani charakteristik dané pady z odbéru ze studie Smidova and Hofman [1]
e Kontrola pH pudy
e Dodate¢né odpareni zbytkového rozpoustédla

Pida pouzita v této studii se svymi vlastnostmi vyznamné nelisila od pludy z predchazejici
studie, kde mortalita exponovanych Zzizal byla primémé 8 % (stejné misto odbéru, ale jiny
Cas). Pfi porovnani s nasimi dal§imi experimentalnimi daty (expozice zizal ve 20 pudach
raznych fyzikalné-chemickych vlastnosti, dosud nepublikovano) vyplynulo, ze ani pH (4,6)
by nemélo mit zasadni vliv na Gthyn zizal. Bylo sice nizsi nez u pad S1 a S3 (7,2 pro obé
pudy), nicméné ve zminovaném experimentu byla imrtnost zizal v pudach s pH 3—4 do 30%.
Po kontaminaci pidy rozpoustédlem bylo vazenim zjisténo, ze v ni zbyva 16 g rozpoustédia.
Tato hodnota byla srovnatelna s padami S1 a S3 (19 a 13 g). Presto byla pida S2 znovu
ponechana v digestori nékolik hodin pro odpafeni zbytkového rozpoustédla, nasledné byla
doplnéna odpafend voda a bioakumulacni test byl zaloZzen znovu. I poté ale doslo
k vyznamnému thynu zizal, a proto byla ptida S2 z bioakumulacniho experimentu vyloucena.
Jako vysvétleni pfipada v uvahu mozna kombinace vlivi (pH, zvysena citlivost chovu, jiné
pudni charakteristiky).

4.3.1 Koncentrace latek v pudé béhem expozice

Pokles koncentrace latek v Case byl statisticky vyznamny (ANOVA, p < 0,05) pouze pro
fenanthren a lindan u pady S1 a pyren u pady S3. Ve studii Smidova a Hofman [1] byl pokles
koncentrace latek v pudach béhem expozice zZizal vyznamny ve vSech pudach (celkem Sest
pud s rozdilnym obsahem OC) a pro vSechny studované latky (ty byly shodné s touto studii)
kromé& PCB 153 a p,p’-DDT u pud s vysokym obsahem OC (7,9 a 20,2%). Tyto vysledky tedy
naznacuji, ze vliv ubytku latek v ptidé béhem expozice zizal u laboratorné kontaminovanych
pud lze odstranit dostate¢né dlouhou dobou starnuti kontaminace.

Vytéznost pro tyto vzorky byly 87 + 10 % pro D-PHE, 87 + 8 % pro D-PYR, 64 + 18 % pro
PCB 30 a 70 £ 11 % pro PCB 155. Od hodnot upravenych dle vytéznosti byly odecteny
koncentrace sledovanych latek v kontrolnich vzorcich (blank), ty tvofily primémé 2,7%
vysledku pro PHE, 0,1% pro PYR, chlorované latky nebyly v blancich detekovany. Vysledné
koncentrace (pramér, n = 3) latek v padach béhem expozice lze najit v pfilohach v Tabulkach
14 (PAHs) a 15 (chlorované latky).

Prehled degradacnich konstant ko béhem bioakumula¢niho experimentu ukazuje Tabulka 10.
Kromé fenanthrenu byly degrada¢ni konstanty béhem expozice zizal vy§s§i nez béhem starnuti
kontaminace (agingu). Divodem byl pravdépodobné vliv zizal, které podle nekterych studii
zvySuji rychlost degradace latek v padach [100, 101]. ZvySena rychlost degradacnich procesu
za pritomnosti zizal byla prokazana pro PAHs [100], DDT [102] i PCBs [101, 103]. Pohyb
zizal v pud€ a jejich zavrtavani zvysuje provzdusnéni pudy, zlepSuje transport a distribuci
mikroorganismt schopnych degradace sledovanych latek a tim také zvysuji moznost kontaktu
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latek a mikroorganismu [103, 104]. V neposledni fadé pfeména organické hmoty a zvyseni
dostupnosti nutrienti mize obecné zvysit mikrobialni aktivitu [105].

Tabulka 10. Degradacni konstanty ko béhem bioakumula¢niho experimentu pro jednotlivé
latky a pady (d™).

S1 S3
Fenanthren | 0,0197 | 0,0154
Pyren 0,0308 | 0,0175

Lindan 0,0198 | 0,0060
p,p-DDT | 0,0203 | 0,0096
PCB 153 | 0,0128 | 0,0061

Nasledujici grafy (26 — 30) ukazuji prabéh koncentraci latek v pudach S1 a S3 béhem
expozice zizal. Z grafu je patrné, ze degradace byla pomalejsi pro vSechny latky u pady S3,
ktera méla vys§i obsah organické hmoty. To je pravdépodobné zapticinéno vétsi sorpci latek
na organickou hmotu a souvisejici nizsi biodostupnosti latek pro ptipadnou degradaci/tékani.
Jak jiz bylo zminéno v kapitole 4.2, v nasi predchazejici studii [1] nebyl pozorovan vztah
mezi rychlosti degradace latek v pudé a obsahem organického materialu. Ve zminéné studii
Slo ale o Cerstvou kontaminaci (mezi kontaminaci a pocatkem bioakumulacniho testu byly
pouze 4 dny) a je mozné, ze za tu dobu nebyla ustalend rovnovdha mezi kontaminanty a
sorpénimi vlastnostmi pud. K jednoznaénym zavérim by bylo zapotiebi otestovat veétsi
mnozstvi ptd s rozdilnym obsahem OC.

Grafy 26 - 30. Pokles koncentraci latek v piudach béhem bioakumulacniho testu
prepocitanych na procenta hodnot namétfenym ihned po kontaminaci (den 0).
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Lindan p,p -DDT
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4.3.2 Kinetika prijmu latek zizalami

Mortalita exponovanych organismu byla < 10%, tak jak pozaduje norma OECD 317 [59].
Vytéznosti pro tyto vzorky byly 81 £ 7 % pro D-PHE, 76 = 12 % pro D-PYR, 66 + 16 % pro
PCB 30 a 75 + 9 % pro PCB 155. Od hodnot upravenych dle vytéznosti byly odecteny
koncentrace sledovanych latek v kontrolnich vzorcich (blank). Ty tvorily primémeé 2,0%
vysledku pro PYR, chlorované latky nebyly v blancich detekovany. Naméfené koncentrace
fenanthrenu v exponovanych zizalach byly kromé prvnich tii odbért (1, 3 a 5 den expozice)
srovnatelné s hodnotami naméfenymi v kontrolnich vzorcich. Vysledné koncentrace (prameér,
n = 3) latek v zizalach béhem expozice lze najit v pfilohach v Tabulkach 16 (PAHs) a 17
(chlorované latky).

Presny davod, pro¢ v nékterych vzorcich nebyl PHE detekovan mi neni znam. PocateCni
koncentrace v ptid& na zagatku expozice byla 1,76 mg kgeoii aw ' u piidy S1 a 0,75 mg Kgoit aw
u pudy S3, coz je asi desetkrat nizsi hodnota nez v predchazejicich studiich [1, 67, 88]. Spolu
s niz§imi BAFs pro fenanthren uvadénymi v literature [52, 53, 88] a pfedpokladanou snizenou
dostupnosti latek pro testované organismy vlivem sorpce mohlo dojit k mens§i akumulaci
PHE. Ziedénim vzorka (desetkrat) se pak koncentrace fenanthrenu mohly dostat na hladinu
srovnatelnou s kontrolnimi vzorky (blanky). Pro vysloveni zavéri je zapotiebi zbylé extrakty
zahustit a znovu analyzovat.
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Abychom byli schopni porovnat pudy s rozdilnou pocatecni koncentraci sledovanych latek,
byly koncentrace latek v zizalach (C,) pod€leny pocate¢ni koncentraci latek v jednotlivych
padach (Cy). Kinetika pfijmu je pak znazornéna na Grafech 31 — 34. Graf kinetiky pfijmu
fenanthrenu neni znazornén, protoze pouze ve tfech odbérech byly nalezeny koncentrace
odlisné od pozadi a tento pocet hodnot neumoziioval modelovat chovani sledované latky
v zizalach.

Grafy 31 — 34. Kinetika pfijmu sledovanych latek zizalami béhem 21 denni expozice.
Koncentrace v zizalach (C,) byly podéleny pocatecni koncentraci studovanych latek (Co)
v pudach S1, respektive S3.
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V nasi predchazejici studii [1] byly u PAHs a lindanu pozorovany zalomené bioakumulaéni
ktivky (,,peak-shaped®), coz bylo zpusobeno ubytkem latek v pidé beéhem expozice a
souvisejicim snizenim jejich biodostupného podilu. V této diplomové praci byl pokles
koncentrace latek v ptidé beéhem expozice statisticky vyznamny pro fenanthren a lindan u
pudy S1 a pro pyren u pudy S3. Pfesto vysledkem pro pyren byly zalomené bioakumulacni
kiivky. Muize to byt zpasobeno snizenim biodostupného podilu latek béhem starnuti
kontaminace, kdy rychlost eliminace pyrenu prevysovala rychlost pfijmu. Skute¢nost, ze byl
fenanthren detekovan u obou pud v prvnich tfech odbérech muze také naznaCovat zahnuté
bioakumulacni kfivky (tzn. po 7 dnech expozice se koncentrace snizily natolik, ze je jiz
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nebylo mozné odlisit od kontrolnich vzorkl), pro potvrzeni této hypotézy je zapotiebi dalsiho
meéfeni.

Ve zminované studii [1] dosSlo k ustaleni rovnovahy mezi koncentracemi lindanu v pidé a
zizalach pouze u pud s nejvyssim obsahem organického uhliku (7,9 a 20,2%). V této studii
doslo k ustaleni rovnovahy v padé S1 i S3, vobou piipadech jiz po 5 dnech expozice
(koncentrace v zizalach ve tfech po sobé nasledujicich odbérech se statisticky nelisily,
ANOVA, p > 0,05). Porovnanim s vysledky predchézejici studie tedy vyplyva, ze pro
chlorované latky s nizsim Kgy (log Kow < 5) je vliv ubytku latek béhem expozice mozné
odstranit dostatecné dlouhou dobou starnuti kontaminace. K potvrzeni této teorie je vSak
zapotiebi dalsiho testovani.

Na druhou stranu, v minulé studii doslo k ustaleni rovnovahy p,p’-DDT a PCB 153 po 11
dnech expozice. V této studii k dosazeni rovnovahy ani po 21 dnech nedoslo. Také poméry
Co/Cy byly pro tyto dvé latky zhruba pétinasobné nizsi nez v predeslé studii a lze tedy
oCekavat dalsi rust tohoto poméru, pokud by expozice byla delsi. Muze to byt zapfi¢inéno jiz
zminénou sorpci latek na organickou hmotu a souvisejici horsi dostupnosti latek pro ptfijem
zizalami. Tyto vysledky naznacuji, Ze nejen u laboratorné kontaminovanych puad, ale také pro
testovani realné kontaminovanych pid je znalost kinetiky piijmu latek exponovanymi
organismy nezbytna. Porovnanim vysledkii obou studii se jevi, ze k ustaleni rovnovahy
chlorovanych latek svysokym Kow (log Koy > 5) je zapotiebi delsi doba expozice u
dlouhodobé kontaminovanych ptd nez u pid laboratorné/kratkodobé kontaminovanych.

Tabulka 11 shrnuje rychlostni konstanty piijmu latky do organismu a eliminace latky. Pomoci
téchto konstant lze také vypocitat hodnoty bioakumulacnich faktori (BAF) jako pomér kg a
ke. Pro fenanthren nebylo mozné pro nedostatek hodnot zminéné veli€iny vypocitat.

Tabulka 11. Rychlostni konstanty pifjmu latky do organismu kg (Ngsoil Searthworm dw » d ') a
rychlostni konstanta eliminace latky k. (d') b&hem bioakumulaéniho experimentu pro
jednotlivé latky a pudy.

S1 S3
ks ke BAF ks ke BAF
Fenanthren - - - - - -
Pyren 0,173 0,265 0,654 0,244 0,621 0,39
Lindan 11,584 0,195 59,5 3,547 0,599 5,9
p,p’-DDT 0,573 0,013 44.5 0,231 0,037 6,2
PCB 153 0,703 0,038 18,5 0,319 0,035 9,2

V predchézejici studii byl pozorovan vztah mezi konstantou pfijmu latky do organismu ks a
obsahem organického uhliku [1]. Pokud porovname hodnoty ks z obou studii (Tabulka 12),
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zjistime, ze konstanty pro lindan jsou umérné predeslé studii a OC, hodnoty pro p,p’-DDT a
PCB 153 jsou naproti tomu zhruba desetkrat niz§i nez hodnoty odpovidajici pfisluSnym
hodnotam OC ze studie Smidova and Hofman [1]. Pravdépodobnou piiginou je to, Ze
vzhledem k nizké hodnoté ks k ustaleni rovnovahy mezi zizalami a pidou po 21-denni
expozici nedoslo.

Tabulka 12. Obsah organického uhlik (OC) a rychlostni konstanty pfijmu latky do organismu
ks (Ngsoil Eearthwormy aw ' d7) ze studie Smidova a Hofman [1] pro ptidy NS1 — NS6 a z této
studie pro pudy S1 a S3 (tuéng¢).

0C LIN | p,p-DDT | PCB 153
NS 1 047 247 6,7 3,8
NS 2 1,55 17,3 5,5 5.2
S1 1,59 11,6 0,6 0,7
NS 3 1,88 7.8 1,2 1,0
NS 4 2,59 3,6 3.4 1,6
NS 5 7,88 6,6 2,8 2,6
S3 9,30 3,5 0,2 0,3
NS 6 20,19 1,9 2,6 1,0

Rychlostni konstanty ptijmu ks pro pyren byly deset az stokrat nizsi nez v predchazejici studii,
zatimco rychlostni konstanty eliminace k. byly srovnatelné [1]. To by napovidalo tomu, ze
v této praci byla biodostupnd frakce vlivem starnuti kontaminace snizena (pocateCni
koncentrace latek v obou studiich jsou v jednotkach mg kg aw '), @ proto byly pozorovany
zalomené bioakumulacni kiivky, ackoli v pidach byl zaznamenan statisticky nevyznamny
pokles sledovanych latek.

Rychlostni konstanty eliminace latky k. (d™) byly pro viechny studované latky vyssi u pady
s vy$§im obsahem OC, coz je shodné s vysledkem studie Smidova a Hofman [1]. Zadny dalsi
vztah mezi vlastnostmi pudy a hodnotami k. nebyl v predeslé studii pozorovan a k vyvozeni
vztaht z této studie bylo protestovano malo pud.

V literatufe lze nalézt hodnoty ks a ke jen velmi vyjimecn€. Sousa et al. [106] publikovali
asimilaéni konstanty (pg/animal/d) a k. pro "*C-lindan u terestrickych stejnonozci. Napriklad
rychlostni konstanta eliminace v jejich studii se pohybovala v rozmezi 0,2 a 0.4 d™'. V této
studii byly naméfené hodnoty k. pro lindan 0,2 a 0,6 d”'. Amorim et al. [5] publikovali
asimilacni a elimina¢ni konstanty pro “C-lindan u roupice Enchytraeus albidus. Ve studii
Belfroid et al. [107] byly uvedeny hodnoty ks pro PCB 153 u zizal Eisenia andrei
exponovanych kontaminovanou potravou. Kromé nasi predchazejici studie [1] si nejsem
védoma zadné dalsi studie, ktera by poskytovala hodnoty ks i k. pro latky a druh zizal pouzité
pfi tomto experimentu.
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BAFs vypocitané na zakladé poméru ks a k. byly vyrazné nizsi u pady s vysokym obsahem
organického uhliku S3 nez u ptidy s nizkym obsahem organického uhliku S1. Stejné vysledky
byly pozorovany i v nasi predchazejici studii, kde byly hodnoty BAF vypocitany stejnym
zpusobem [1, Supplementary material]. Ve zmifnované studii se BAFs mezi jednotlivymi
pudami lisily az o jeden fad, podobnych vysledki bylo dosazeno i v této praci.
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5 ZAVER

V ramci této diplomové prace byl sledovan osud péti vybranych HOCs (fenanthren, pyren,
lindan, p,p"-DDT a PCB 153) ve tech realnych padach (orna ptda, trvaly lesni porost, lesni
puda). Pudy byly vybrany tak, aby mély rozdilny obsah organického uhliku (1,6, 3,6 a 9,3 %),
ktery je povazovan za jeden z klicovych faktort urcujicich biodostupnost. Pudy byly
laboratorné kontaminovany a jejich koncentrace byla pravideln€ sledovana po dobu 217 dnu.
Pokles koncentrace latek béhem starnuti kontaminace nastal u vSech pud a sledovanych latek
kromé& PCB 153 u pady nejvyssim obsahem OC (9,3%). Nejdramatictejsi pokles byl sledovan
u PAHs, pravdépodobnou pfi¢inou je degradace téchto latek mikroorganismy. Mikrobialni
degradace nebyla vtéto diplomové praci studovana, piislusné informace lze ale najit
v literatufe. Po ukonCeni doby starnuti byly ziskany kontaminované pudy se stabilni
koncentraci latek, které mély reprezentovat dlouhodobou kontaminaci v realném prostiedi.

Poté byl zalozen bioakumulacni test se zizalou Eisenia andrei a ptijem latek z pudy do Zzizal
byl sledovan v pribéhu 21 dna (odbéry v liché dny). Zaroven byly sledovany koncentrace
latek v padach bshem expozice. Ubytek latek zpid béhem expozice byl rychlejsi nez
v prubéhu starnuti kontaminace. To muze byt zpisobeno jednak akumulaci latek do zizal,
jednak pfitomnosti samotnych zizal, které, podle n€kterych studii, zvySuji rychlost degradace
latek v ptdach. Zvysena rychlost degradacnich procest za pfitomnosti zizal byla zdivodnéna
zejména jejich pohybem a zavrtavanim v pudé, kterym se zvySuje provzdus$néni pudy,
zlepSuje transport a distribuce mikroorganismu schopnych degradace sledovanych latek a tim
se také zvysuje moznost kontaktu latek a mikroorganismu.

Z naméfenych koncentraci v exponovanych zizalach byly namodelovany ktivky piijmu latek
zpudy do zizal a vypocitany rychlostni konstanty piijmu ks (ngsoi Zearthworm dw d'l) a
eliminace latek k. (d™). Z vysledkd vyplynulo:

e pro PAHs byly pozorovany zalomené bioakumulaéni kfivky pfesto, Ze se koncentrace
latek v pidé béhem expozice zizal zpravidla neménily. To mize to byt zpusobeno
snizenim biodostupného podilu latek b&hem starnuti kontaminace, kdy rychlost
eliminace pyrenu pievySovala rychlost piijmu.

e pro chlorované latky s niz§im K, (log K, <5, zastoupené lindanem v této studii) je
vliv ubytku latek béhem expozice mozné odstranit dostatecné dlouhou dobou starnuti
kontaminace,

e kustaleni rovnovahy mezi exponovanymi zizalami a koncentracemi latek v pudach
u chlorovanych latek s vysokym Kow (log Kow > 5, zastoupené p,p’-DDT a PCB 153
v této studii) je zapotiebi delsi doba expozice u dlouhodobé kontaminovanych pud nez
u pud laboratorné/kratkodobé kontaminovanych.

K potvrzeni zavéri pro PAHs je zapotiebi dodate¢né stanoveni koncentraci fenanthrenu
v koncentrovanych vzorcich. Pfi¢inou, pro¢ nebyl fenanthren v nékterych vzorcich detekovan,
byly pravdépodobné, kromé zminéného zfedéni vzorka pii analyze, nizsi koncentrace latky
v pudé na zacatku expozice a snizena biodostupnost vlivem sorpce.
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BAF
CAC
DCM
p,p’-DDD
p,p -DDE
p,p’-DDT
D-PHE
D-PYR
Esoil dw

gearthworm dw

GPC
GC/MS
HCH
HOCs
LIN

LP

oC
OCPs
OP
PAHs
PCBs
PCB 30
PCB 121

PCB 153

7 SEZNAM POUZITYCH ZKRATEK

aceton

bioakumula¢ni faktor

kationtova vymeénna kapacita (cation exchange capacity)
dichlormethan
1,1-dichlor-2,2-bis(4-chlorfenyl)ethan
1,1-dichlor-2,2-bis(4-chlorfenyl)ethen
1,1,1-trichlor-2,2-bis(4-chlorofenyl)ethan
deuterovany fenanthren

deuterovany pyren

gram suché pudy (soil dry weight)

gram zizaly, sucha vaha (earthworm dry weight)
gelova permeacni chromatografie

plynova chromatografie s hmotnostni detektorem
hexachlorcyklohexan

hydrofobni organické latky (hydrophobic organic compounds)
lindan — y-HCH

lesni puda

obsah organického uhliku (organic carbon content)
organochlorové pesticidy

orna puda

polycyklické aromatické uhlovodiky
polychlorované bifenyly
2,4,6-trichloro-1,1'-biphenyl
2,3'4,5',6-pentachloro-1,1'-biphenyl

2,2'4,4'5,5'-hexachlor-1,1'-bifenyl
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PCB 155
PHE
PYR
SOM
TTP

WHC

2,2'4,4',6,6'-hexachloro-1,1'-biphenyl
fenanthren

pyren

ptdni organicka hmota (soil organic matter)
puda trvalého travniho porostu

maximalni vodni kapacita (water holding capacity)
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Tabulka 12. Primérné koncentrace PAHs (n=3) béhem 29 tydnt od kontaminace u tfech
sledovanych puad (S1, S2 a S3).

Tabulka 13a. Primérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p"-DDT a PCB 153)
beéhem 29 tydnl od kontaminace u tfi sledovanych pad (S1 a S2).

Tabulka 13b. Praimérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p"-DDT a PCB 153)
beéhem 29 tydnt od kontaminace u tfi sledovanych pad (S3).

Tabulka 14. Primérné koncentrace PAHs (n=3) v pud€ béhem expozice zizal u sledovanych
pad S1 a S3.

Tabulka 15. Primérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p’-DDT a PCB 153)
v pudé beéhem expozice zizal u sledovanych pad S1 a S3.

Tabulka 16. Primérné koncentrace PAHs (n=3) v zizalach béhem expozice u sledovanych
pad S1 a S3.

Tabulka 17. Primérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p"-DDT a PCB 153)
v zizalach béhem expozice u sledovanych pud S1 a S3.

47



9 PRILOHY

Tabulka 12. Praimérné koncentrace PAHs (n=3) béhem 29 tydnti od kontaminace u tfech
sledovanych puad (S1, S2 a S3).

S1 S2 S3

Cas odbéru | PHE (ng/g) | PYR (ng/g) | PHE (ng/g) | PYR (ng/g) | PHE (ng/g) | PYR (ng/g)
4 dny 112961,8| 120977,7| 103653,9| 122280,0] 107938,9| 125264.,0
7 dna 105512,6| 129703,6 92495,0| 104917,3| 100255,4| 115715,1
1t 80160,1 98271,4 93731,3| 102148.,8 92362,7| 104098,0
2t 80028,4 99937.,4 96437,2| 103159,5| 105768,2| 105102,1
4t 61883,6| 100066,3 98806,7| 110325,6 77526,4| 1035673
6t 35946,6 64633,2 80440,6 82082,6 13794,5 83636,7
8 t 37888,6 73566,0 78085,6 85888,7 4990,3 64127,0
10 t 192369 51602,3 53415,7 79310,9 6157,7 68279,2
12 t 7205,9 27999.,4 24859.,5 462634 4031,4 58135,2
14 t 12063,3 33124,0 11395,8 29713,2 2429,3 363154
16 t 67334 32881,8 4062,1 174323 1248,0 12868,1
18 t 48789 24436,4 1746,6 9889,5 747,6 7436,3
21 t 42722 23813,2 566,6 3740,6 761,9 5482,6
24 t 1846,4 15158,9 626,1 3586,9 480,9 33774
27 t 2554,3 15664,2 651,0 9394,5 1045,4 94144
29 t 1758,9 15212,3 744.9 9640,1 7435,3 5227.8

Tabulka 13a. Primérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p"-DDT a PCB 153)
beéhem 29 tydnl od kontaminace u tfi sledovanych pad (S1 a S2).

S1 S2

= N DDT PCB 153 DDT PCB 153

Cas odbéru | LIN (ng/g) (ne/e) (ne/e) LIN (ng/g) (ne/e) (ne/e)
4 d 6795,1 8417,0 754,3 8101,6 8196,9 675,8
7 d 6119,9 6920,7 622,2 7548,1 7707,8 648,1
1t 5421,0 5715,0 532,1 7880,7 7555,7 646,8
2t 6045,2 6773,8 582,3 7662,9 8034,3 689,7
4t 5569,5 6052,6 625,9 8048,5 7572,6 648,6
6t 4667,7 5637,3 5534 7192,0 6890,7 612,8
8 t 4053,9 5515,0 581,0 6902,8 6462,1 576,3
10 ¢t 4463,7 5889,2 590,9 7073,8 6008,6 738,2
12 t 4861,3 5290,1 679,6 6677,5 5653.8 708,0
14 t 3630,4 4169,6 606,3 6782,5 5803,8 731,9
16 t 4334,7 4601,2 659,5 7700,2 5717,8 746,1
18 t 3692,9 4976,7 613,0 7435,0 7420,1 700,4
21 t 44084 5791,0 704,2 8070,2 6924,3 7139
24 t 3860,2 4445,1 599,2 7822,6 6701,0 688,5
27 t 3239,2 4033,3 534,7 6994.,4 6025,8 603,6
29 t 3618,6 43154 599,1 8644,7 6567,5 068,2
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Tabulka 13b. Praimérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p’-DDT a PCB 153)

beéhem 29 tydnt od kontaminace u tfi sledovanych pad (S3).

S1

9 « DDT PCB 153

Cas odbéru | LIN (ng/g) (ne/e) (ne/e)
4 d 9373,1 9885,3 771,1
7 d 8566,9 9345,3 753,8
1t 8523,5 8899,2 761,0
2t 8449,8 8302,8 7054
4t 8074,2 8397,5 749,1
6t 7501,4 8559,0 725,5
8 t 7557,6 7571,6 653,8
10 ¢t 7365,0 7157,8 738,2
12 t 7454,7 7163,8 841,8
14 t 7039,3 6220,3 820,8
16 t 7483,4 6264,0 825,2
18 t 71224 6333,4 801,7
21 t 7307,1 6983,8 810,8
24 t 7220,9 6511,5 763,7
27 t 6397,8 5716,0 675,8
29 t 0697,7 5718,4 693,7

Tabulka 14. Primérné koncentrace PAHs (n=3) v pude€ béhem expozice zizal u sledovanych

pad S1 a S3.
S1 S3

Cas odbéru PHE (ng/g) |PYR (ng/g) | PHE (ng/g) |PYR (ng/g)
0 dntl 1372,0 10983,6 623,3 35644
3 dny 1153,2 8199,8 635,2 3679,6
7 dnti 835,4 7208,8 575,2 3148,3
13 dnt 1310,2 8352,1 498,8 2871,7
21 dntl 777,6 5544.,6 428,1 2302,7

Tabulka 15. Primérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p’-DDT a PCB 153)

v pudé beéhem expozice zizal u sledovanych pad S1 a S3.

S1 S3
5 LIN DDT PCB 153 LIN DDT PCB 153
Cas odbéru | (ng/g) (ng/g) (ng/g) (ng/g) (ng/g) (ng/g)
0 dnu 5349,1 10750,8 844,8 108217 15505,1 1034,5
3 dny 44289 9224.,8 738,1 9114,7 13628,5 963,8
7 dna 4094,6 9121,7 729,7| 10273,3 14038,3 973,5
13 dni 3859,8 8774,0 725,2 9576,5 13627,8 933,6
21 dnd 41289 6907,5 660,0 9174,8 13071,2 917,1
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Tabulka 16. Primérné koncentrace PAHs (n=3) v zizalach béhem expozice u sledovanych

pad S1 a S3.
S1 S3

Cas odbéru PHE (ng/g) |PYR (ng/g) | PHE (ng/g) |PYR (ng/g)
1 den 411,0 31773 3164 7522
3 dny 797,0 7206,6 235,6 1028,7
5 dnt 281,0 4094,6 113,5 3042,6
7 dntl n.d. 4505,6 n.d. 1308,8
9 dntl n.d. 5233,6 n.d. 1098,8
11 dnti n.d. 5096,2 n.d.
13 dna n.d. 6947,0 n.d. 11223
15 dnti n.d. 5942,1 n.d. 1438,0
17 dnti n.d. 4605,4 n.d. 928,0
19 dnti n.d. 2917,1 n.d. 857,1
21 dnt n.d. 4168,8 n.d. 1019,9

Poznamka: n.d. — nedetekovano (not detected)

Tabulka 17. Primérné (n=3) koncentrace chlorovanych latek (lindan, p,p"-DDT a PCB 153)
v zizalach béhem expozice u sledovanych pud S1 a S3.

S1 S3

] LIN DDT PCB 153 |LIN DDT PCB 153

Cas odbéru | (ng/g) (ng/g) (ng/g) (ng/g) (ng/g) (ng/g)
1 den 53187,0 5122,0 708,0[ 40365,8 3464,0 478,2
3 dny 1472289 102144 1220,3| 45499,3 6675,7 861,0
5 dnd 202651.4| 209334 2255,2| 49000,1|  14200,5 1497,7
7 dnii 1946933  30251,5 2888,6| 62783,1|  19385,6 1911,4
9 dnii 205482,5|  58067,2 4682,0| 54308,5| 21750,1 21724
11 dnt 228120,5|  58090.5 4804,2| 66564,4| 394153 3311,8
13 dnti 300186,3|  64533,3 5963,8| 60048,8| 37017,3 3295,7
15 dnt 290270,6| 813726 6920,7| 67089,8|  40969,9 4013,6
17 dnti 226804.4|  84634,0 6954,7| 500722  42294,7 3900,4
19 dnti 192267,1|  67459.8 5884,4| 52440,5| 38381,0 4119,6
21 dnt 2275103]  96824,0 7571,1| 71887,4| 47893.8 4612,8
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