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Souhrn

Rtut jako tézky kov je znama predevsim pro své negativni plisobeni na lidské zdravi, tedy
predevsim pro svou teratogenitu a karcinogenitu. Kontaminace pUdy rtuti je v dnesni dobé
velky problém v celém svété. Re$enim jsou pddni remediace, které by tento kontaminant
z pUdy odstranily, ¢i jinak eliminovaly jeho pfistup do Zivych organism(. V tomto kontextu se
uplatniuji nejriiznéjsi postupy, pficemz v posledni dobé se jako jeden z ucinnych postupt jevi
vyuZziti sirnych sloucenin, které se rtuti tvofi nerozpustné komplexy. Pravé cilem této prace

bylo zjistit efekt téchto latek béhem remediace pldy kontaminované rtuti.

V tomto experimentu jsme zvolili dvé pady liSicimi se svymi vlastnostmi, luvizem a
¢ernozem. Pldu jsme dali do nddob a aplikovali jsme do ni urcité mnoZzstvi rtuti a zvlast pridali
tyto sirné latky 1) siran amonny 2) L-cystein 3) anaerobni digestat (bioodpad z bioplynové
stanice) a 4) kontrolni pida bez ptfidavku jakékoliv latky. Celkem 21 dni jsme nechali padu
inkubovat ve tmé a vidy po 1, 7, 14 a 21 dnech jsme odebirali vzorky na jednotlivé analyzy. Ze
vzorkd bylo méfeno mnoZstvi mobilnich mikroZivin, makroZivin, rtuti a jejich slouéenin, pH,

mnozstvi mikrobidlni biomasy a dehydrogendzova aktivita.

Vysledky prokazaly vyznamny rozdil v chovani rtuti v kontaminované plidé po pridani
anaerobniho digestatu. Jeho hlavni efekt v plidé je nasledujici: 1) vyrazné zlepSeni pudnich
vlastnosti zvySenim mnozZstvi Zivin v plidé a podporou nardstu a aktivity mikrobidlniho
pudniho spolecenstva a 2) proporcni zvySeni mnozstvi metylrtuti v pddé a zaroven snizeni
mnozstvi volatilni rtuti emitované do ovzdusi. Tento vysledek prokazuje, Ze anaerobni digestat
muze byt efektivni latkou vyuzivanou béhem bioremediace rtuti, ¢imz se zaroven podpofi
koncept znovuvyuziti odpadi a eliminuje se mnozstvi odpad( ukladanych na sklddku. Nicméné
je tfeba dalsSich vyzkuma, které by predevsim prokazaly dlouhodobéjsi efekt anaerobniho

digestatu v kontaminované padé rtuti.

Klicova slova: rtut, sira, plida, mobilita, pidni mikroorganismy



Summary

Mercury as a heavy metal is known for its negative effect on human health, concretely
for its teratogenty and carcenogenity. Soil contamination with a mercury is a big problem in
all the world. Solution of this problem could be soil remediation, that helps to remove the
contaminant from the soil or eliminates incoming of the contaminant by organisms. In this
context are used various mechanisms, while as a effective is known using sulfur compounds,
that make complexes with a mercury. The objective of this thesis is to determine the effect of

these sulfur compounds inremediation of soil contaminated with a mercury.

For this experiment we used two soils with various properties, Luvisol and Chernozem.
Soil was put to containers and mercury and these sulfur compounds 1) ammonium sulphate
2) L-cysteine 3) digestate (biowaste from biogas station) and 4) control soil without any
addition of sulphur compound were added. The soil samples were incubated for 21 days, while
after 1, 7, 14 and 21 days we collected samples for further analysis. From these samples,
mobile pool of micronutrients, macronutrients, mercury species, microbial biomas carbon and

dehydrogenase activity were measured.

Our results show difference in soil behaviour in soil where digestate was applicated. The
main effect of digestate was: 1) improvement of soil properties with addition of nutrients and
improvement of soil microbial community biomass and activity and 2) increased of
metylmercury in soil and decreased of volatile mercury emited to atmosphere. As a
conclusion, digestate seems to be an apprepriate compound used in soil remediations of soil
contaminated with mercury. This could support a waste reuse concept and eliminate an
amount of wastes on a dumps. However, further research is need to determine long term

effect of digestate in contaminated soils with mercury.

Key words: mercury, sulfur, soil, mobility, soil microorganisms
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1 Uvod

Pady kontaminované tézkymi kovy se stavaji v dnesni dobé narlstajjicim problémem
obsazena vruznych odpadech a dalSich materidlech, se kterymi se v béiném Zivoté
setkdvame. Jmenovat miZeme predevsim elektrospotiebice, zafivky, dentalni amalgamy a
slitiny. Predevsim prostfednictvim skladek odpadd se rtut z antropogenni ¢innosti mlze
dostavat do Zivotniho prostredi. Urcité mnoZstvi rtuti, deponované do pudniho prostredi, se
tak mGze snadno dostavat do tél primarnich producentd, rostlin, a skrz né déle do potravniho
fetézce. Jeji schopnost bioakumulace a biomagnifikace pak zplsobuje nejrizné;jsi zdravotni
problémy predevsim organismim na vrcholu potravniho retézce, tedy i Clovéku. Nejvyssi
zdravotni riziko s sebou nese organicka forma rtuti. Mezi anorganickou formu rtuti patfi

predevsim dvojmocna rtut a elementarni rtut.

Jednotlivé formy rtuti mohou byt v padé rlizné mobilni v zavislosti na biotickych a
abiotickych pldnich podminkach. Vyznamnym prediktorem mobility rtuti v padé je napftiklad
pudni pH a obsah pldni organické hmoty. Co se biotickych faktor( tyce, vyznamné je slozeni
pudniho mikrobidlniho spolecenstva, jeho biomasa a predevsim jeho aktivita. Mobilita rtuti a
tedy i tzv. biodostupnost pak urcuje miru, s jakou prechazi rtut do Zivych systému. Pokud je
rtut mobilni v pddnim roztoku ve formé iont(, je vice pristupnd kofenim rostlin. Volatilni

forma rtuti mdze byt prijimana listy rostlin a u vyssich Zivocichl se do téla dostava dychanim.

MozZnosti odstranéni rtuti z pady ¢i eliminace negativnich dopad( rtuti na Zivé organismy,
jsou tak zvané remediace. Existuje mnoho remediacnich postupd, kterymi lze rtut zcela &i
CasteCné z pady odstranit, pficemZz pravé bioremediace se ukdazaly jako nejlevnéjsi a
nejsnadné;jsi feSeni. S pomoci mikroorganisma lze nékteré kontaminanty odstranit, co se tyce
rtuti, tu mohou mikroorganismy akorat preménit na formu nedostupnou pro rostliny. Je
znamo, Ze nékteré latky podporuji remediaci rtuti. Tyto latky mohou naptiklad podporovat
mikrobidlni aktivitu, tvofit se rtuti nerozpustné ligandy, pfipadné slouzit jako ¢astice, na které
se rtut pevné poji. Snizenim rozpustnosti tézkého kovu v pudé, se zabrani pfijmu rtuti
rostlinou, zvySenim rozpustnosti nastane efekt opacény. Prokazatelné efektivni v tomto smyslu
se ukazaly napfriklad organické latky a latky obsahujici siru, které se staly predmétem naseho

zkoumani pravé v této praci.



2 Cile prace

Cilem této prace je zjistit, jakou funkci maji rizné sirné slouceniny na bioremediaci rtuti a
aktivitu padniho spolecenstva béhem inkubacniho experimentu. Velky diraz je kladen
predevsim na to, zdali bude mit prokazatelné vyssi efekt na remediaci rtuti digestat oproti
ostatnim pouzitym latkdm. Jeho vyssi efektivita béhem remediace by mohla dat podnét pro
jeho praktické vyuZiti vtomto sméru, ¢imz by se podpofil koncept znovu vyuZiti odpadl a

doslo by tak na priklad k eliminaci mnoZstvi odpad( ukladanych na skladky.

V nasem experimentu bylo vyuZito latek obsahujicich siru. Cilené jsme zvolili slouceniny
anorganické i organické, abychom zjistili, jaky efekt budou mit na dvou rGznych ptddach na
remediaci rtuti a pdni mikrobidlni spole¢enstvo. Jako anorganickou latku jsme zvolili siran
amonny, pouzivany jako pldni hnojivo a jako latky organické L-cystein a digestat. Pravé
digestat jsme zvolili na zakladé predchozich studii, které prokazaly jeho pozitivni efekt na
aktivitu mikrobialniho spolecenstva a snizeni mobility rtuti. Digestat je zdrojem nejen siry, ale
i dalSich Zivin, které podporuji pldni urodnost. JelikoZ se jedna o odpad s anaerobni digesce,
jeho pouZitim béhem bioremediace podporujeme znovu vyuZiti odpadu a jeho eliminaci. Pro
pokus byly zvoleny dva pudni typy liSici se svymi vlastnostmi, ¢ernozem a luvizem. Studovano
bude mnoZstvi mobilni rtuti, mikro a makrozivin, mnozstvi volatilni rtuti a metylrtuti v pdach
béhem inkubace. Pro urceni vlivu na pldni mikrobidlni spole¢enstvo, stanovime zmény
v mnozstvi pGdni mikrobidlni biomasy a jeji enzymovou aktivitu. Nase vysledky by méli
poskytnout potvrzeni ¢i vyvraceni hypotézy, Ze efekt digestatu je v porovnani s dalSimi

slouceninami efektivnéjsi, béhem remediace pidy kontaminované rtuti.



3 Literarni prehled
3.1 Kontaminace pldy tézkymi kovy

Tézké kovy jsou kovy, jejichZ atomova hustota je vy3si nez 6 g/cm3 s vyjimkou arsenu,
boru a selenu. Tato skupina prvk( zahrnuje jak biologicky esencialni tak neesencidlni prvky. Do
esencialnich prvk( fadime napfiklad kobalt, méd, mangan a zinek a do neesencidlnich

kadmium, olovo a rtut (Park et al. 2011).

V pfipadé prvkl, které nejsou pro clovéka esencidlni, muiZeme zaznamenat
v organismu ¢lovéka jejich negativni plsobeni. Ale i prvky esencialni, pokud jsou pfijimany v
nadlimitnim mnozZstvi, mohou pUsobit negativné na zdravi ¢lovéka. ZpUsobuji chronické i
akutni zdravotni potize a vedou tak kimunitnim, kardiovaskuldrnim, nervovym,
reprodukénim, respira¢nim a dalSim porucham (Adriano et al. 2004). Vyznamnym zdrojem
tézkych kovl mohou byt naptiklad elektroodpady. Zafizeni jako jsou pocitace, lednicky,
monitory a pracky, obsahuji kromé vyse zminénych tézkych kov( také nikl, chrom, mangan,
nikl, méd’, hlinik a kobalt. Do prostfedi se pak dostavaji nej¢astéji béhem jejich recyklace nebo
likvidace a do organismu pronikaji riznym zplsobem, inhalaci, ingesci ale i dermalni cestou
(Zeng et al. 2016). Tyto prvky se mohou do organismu dostavat z rliznych materal napfiklad
z prachu, vzduchu, vody nebo zjidla. Co se tyce jidla, pro kadmium je zndma expozice
z hlavkového zeli ¢i kapusty, pro rtut zase z morskych plodd, napfiklad z ryb a arsen se do téla
mlze dostdvat prostfednictvim pitné vody (Adriano et al. 2004). Vyznamnou roli
v kontaminaci potravin tézkymi kovy hraje i ptida, nebot nékteré rostliny a plodiny mohou
tézké kovy z pldy pfijimat, transformovat je, bioakumulovat a pfedstavovat tak ohroZeni pro

dalsi jedince nasledujicimi za nimi v potravnim fetézci (Peralta-Videa et al. 2009).

V padé kontaminované tézkymi kovy je jejich nejvétsi dynamika v horni vrstvé pldy,
nebot pravé zde je nejvétsi kvantita a diverzita mikroorganismu, vyssi mnozstvi organické
hmoty, vyssi kationtova vymeénna kapacita a tudiz i vyssi sekvestracni kapacita (Adriano et al.
2004). Vysoké kontaminace tézkymi kovy jsou patrné napfiklad ve méstech, kde je jednim
z hlavnich zdroj(i tézkych kov( doprava. Tézké kovy v plidé setrvavaji delsi dobu a mohou také
prechazet do dalsich sloZek Zivotniho prostredi napfiklad vyplavovanim ¢i zvétravanim puady

(Gu et al. 2016).



Pravé tézké kovy predstavuji pro Evropskou Unii nejcastéjsi formu znecisténi pld
spole¢né s mineralnimi oleji, které postihuji 35 % (pro tézké kovy) a 25% (pro mineralni oleje)
rozlohy Evropské pudy (Agnello et al. 2015). Napfiklad Téth et al. (2016) prezentovali, Ze
v ramci Evropské Unie, je plda kontaminovand nad prahovou hodnotu tézkymi kovy nejvice
v zapadni ¢asti Evropské Unie a ve stfecomorské oblasti. Naopak je tomu na severovychodé a
stfedo vychodé Evropské Unie, kde je puda tézkymi kovy kontaminovana nejméné. Nejvice

jsou tézkymi kovy postizeny v Evropské Unii zemédélské pldy a také pldy lesni.

3.2 Vliv padnich vlastnosti na mobilitu tézkych kovl v pldé

3.2.1 Fyzikalné-chemické vlastnosti

Kvalitu pUdy urcuji jeji chemické, fyzikalni a biologické vlastnosti. Fyzikalni vlastnosti
jsou dané velikosti, tvarem a usporadanim pudnich ¢astic, ale také velikosti a tvarem prostoru
mezi nimi, ktery se nazyva pudni pory. Ty maji vliv na proudéni ptdniho vzduchu a pldniho
roztoku, ktery dodava rostlindm a puddnim organismidm Ziviny a vodu (Chandrasekaran et

Ravisankar, 2015).

Mezi fyzikalné chemické pUdni vlastnosti radime pldni texturu, elektrokonduktivitu,
puadni pH a dalsi. Pravé tyto pldni vlastnosti ovliviiuji dostupnost kovu rliznymi cestami. Je
chemickych prvkla v pldé, je padni pH (Tsadilas et Rinklebe 2013, Chandrasekaran et
Ravisankar 2015). Nejcastéji je uvadéno, Ze s nizsi hodnotou pudniho pH se zvySuje mnozstvi
mobilnich a tedy dostupnych tézkych kovl obsazenych v padé (Singh et Agrawal 2010).
Pfestoze je obecné zndmo, Ze uvolfiovani tézkych kovi do pudniho roztoku se zvySuje s nizsim
pH, rtut midzZe vytvaret rozpustné slouceniny i v silné alkalickém prostfedi. Rozpousténi rtuti
tak mlZe nastat pfi pH 3, ale nejcastéji bylo pozorovéno i pti pH 5 a 11. ZvySeni rozpustnosti
rtuti také nastava vice v redukénich nez oxidac¢nich podminkach (Xu et al. 2015). Podle Bravo
et al. (2015) bylo zjisténo, ze pldni pH ovliviiuje pfijem prvkd z pady do rostlinnych pletiv,
v tomto pripadé konkrétné do vinné révy. Jednalo se o prvky s jednim ¢i vice oxida¢nimi stavy
v pldé, o Zelezo, mangan, méd a olovo. Dostupnost nékterych prvku byla ovlivnéna spise jejich

iontovym potencialem. Napfiklad Zelezo a hlinik byly v ptidé o pH kolem 7-8 pritomny zejména



ve formé hydroxidd, které se absorbuji na pldni matrici a jsou tak méné dostupné pro rostlinu.
Liu et al. (2016) studovali vliv pldnich vlastnosti na akumulaci tézkych kovu v padé v okoli
Pekingu. V tomto pfipadé bylo zjisténo, Ze hlavnim faktorem urcujicim akumulaci prvkd, byla
pladni organickd hmota, aZz poté ndsledovana kationtovou vyménnou kapacitou. Sv(j vliv ale
mély i antropogenni faktory, jako rist populace dané oblasti. Janos et al. (2010) sledovali efekt
raznych organickych a anorganickych latek pfiddvanych do pldy na mobilitu stanovenych
tézkych kova. Pridavany byly dva typy mladého hnédého uhli's vysokym obsahem huminovych
kyselin (lignit a oxyhumolit), dva typy komeréné dodavanych derivatd huminovych kyselin
(draselny a Zelezity humat) a dva anorganické materialy (popilek a pfirodni zeolit). Extrakci
byla zjiSténa vyluhovatelnost jednotlivych tézkych kovil, pficemZz mobilitu v padé
nejmobilnéjsiho z nich, kadmia sniZzovaly predevsim organické latky prfidavané do pudy
(draselny humat). Mobilitu médi snizovaly naopak latky anorganické. Celkové byl efekt na

snizeni mobility rizny u rlznych tézkych kovu.

3.2.2 Pldni organicka hmota

Vedle hodnoty pudni reakce je mnoZstvi organické hmoty oznaCovano za
nejvyznamnéjsi faktor ovliviujici biodostupnost tézkych kov( v pudé. Jeji mnozstvi hraje
vyznamnou roli pro speciaci rtuti i ve vodnim prostredi. Chakraborty et al. (2014) zaznamenali,
Ze vétsina rtuti pfitomné ve vodnim sedimentu (55-90 %) byla asociovana pravé s organickou
hmotou. K podobnému zavéru, tedy Ze rtut je silné vazana na rozpusténou organickou hmotu,
také dosli Kim et Luthy (2011). Organicka hmota funguje jako sorbent tézkych kov( v zavislosti
na tom, jaké reaktivni ligandy obsahuje. Pfitomnost a mnozstvi S-, N-, O- vazebnych mist udava
specifické spojeni mezi ligandem a kovem (Hesterberg et al. 2001). Nejstabilnéjsi slozkou
organické hmoty byvaji huminové kyseliny, jejichz funkéni skupiny interaguji v plidé se rtuti.
Témito funkénimi skupinami rozumime predevsim OH, COOH a SH skupiny (Xu et al. 2015).
Organickd hmota tedy mGze byt pri¢inou nizsi mobility rtuti v pldé a jeji nizsi biodostupnosti,
nicméné rozpusténd organickd hmota muze zplsobit presné opacny efekt, jak publikovali
napriklad Zagury et al. (2006). V jiné studii je zminéno, Ze organickd hmota je schopna
fungovat jako prostredek pro zachovani tézkych kov(i v pidé ve vyménné formé. Navic dodava

do pldniho roztoku organické slouceniny, ¢imz vznika roztok fungujici jako chelatacni ¢inidlo,



diky kterému se zvysuje dostupnost tézkych kovl pro rostliny (Zeng et al. 2011). To potvrzuji i
vysledky zaznamenané ve studii, zabyvajici se mnoZstvim organické hmoty ovliviiujici chovani

tézkych kov(i v padé (Antoniadis et al. 2008).

Studie probihajici v Alpach vyhodnotila, Ze na severnich svazich studovanych oblasti
bylo akumulovdno vétsi mnozstvi labilni organické hmoty vzhledem k niz§im teplotam béhem
roku a tudiz i nizsi rozkladné cinnosti pldnich mikroorganisml. Na tomto misté byla
zaznamendna vyssi afinita médi a olova k tomuto typu organické hmoty v porovnani s dalSimi
sledovanymi tézkymi kovy. Afinita ostatnich studovanych prvkd byla naopak vyssi vici stabilni
organické hmoté. Tento vysledek poukazuje na to, Ze by se zvySenim priimérné teploty
zpusobené globalnim oteplovanim mohla zménit dostupnost nékterych tézkych kovl v Alpach
a jim podobnych oblastech (Egli et al. 2010). Chovani rtuti v ptdé silné ovliviiuje rozpusténad i
nerozpusténd organickd hmota, a to prostfednictvim zmén jeji speciace a biodostupnosti
v pldé. S pomoci organickych kyselin se da upravit ptdni pH, které mlze zvysit efektivitu
odstranéni rtuti jeji volatilizaci, jak zjistili Ma et al. (2015). V tomto ptipadé se zefektivnil
ucinek volatilizace rtuti z pldy pridanim kyseliny octové, ¢imz se snizZila teplota nutna
k volatlilizaci a byla tak usetfena energie vloZzena do tohoto procesu. Dvojmocna rtut se dokaze
silné vazat na huminové latky, ¢imz se stabilizuje. Ve vodé dokazi huminové latky dvojmocnou
rtut redukovat na elementarni. Organickd hmota ale také funguje jako zdroj energie pro
mikroorganismy a podporou jejich ¢innosti v pidé mlzZe dochazet ke zvyseni biometylace
rtuti. Naopak ale mohou s rozpusténou organickou hmotou a anorganickou rtuti vznikat
komplexy, které snizuji mnozstvi dostupné rtuti vhodné k biometylaci pro mikroorganismy.
Mezi ¢asto pouzivané latky pro biostimulaci pldnich mikroorganismU patfi také odpady ze

zemédélstvi a primyslu (Park et al., 2011, Wang et al. 2014).

3.2.3 Padni typy

Tak jako jsou odlisné pldy rdzné nachylné napriklad k erozi ¢i acidifikaci, stejné tak
mohou byt odlisné pldy nachylné i ke kontaminaci k jednotlivym tézkym kovim. Prizkum na
toto téma probihal témér pred dvaceti lety ve stfedni a vychodni Evropé (Gzyl 1999). Bylo

zjisténo, ze napriklad cernozemé, zamokrené, piscité a jilovité pudy jsou nejnachylnéjsi



k znecisténi tézkymi kovy. Naopak hlinité nekyselé plady jsou ke znecisténi nachylné velmi

malo.

Yang et al., (2014) zjistili, Ze vyssi biodostupnost tézkych kova jako napf. kadmium,
olovo, zinek a méd' pro rostliny byla zaznamenana u antropozemé v porovnani s kambizemi.
K vyssi biodostupnosti vSsak mlzZe z velké €asti prispivat snizené pH zaznamenané pravé u
antropozemé. Béhem vyzkumu vlivu médi na ¢ernozemé v Rusku, bylo zjisténo, Ze hlavni vliv
na adsorbci médi méla velikost pldnich ¢astic. Nejvyssi adsorpce se projevila u jilovohlinité
jizni éernozemé, za nimi nasledovaly hlinité jizni éernozemé a nejméné byla méd adsorbovana
u hlinitopiscitych jiznich ¢ernozemi (Bauer et al. 2015). Vjiné studii byla studovana
transformace a adsorpci zinku v éernozemi. Bylo zjiSténo, Ze na transformaci a adsorpci ma
vliv pfedevsim forma tohoto prvku (Minkina et al. 2014). Podobné byly studovany koncentrace
tézkych kovl vzemédélskych plidach, na kterych byla péstovédna ryZze, fepka a psenice
v zavislosti na puadnim typu. Bylo potvrzeno, Ze se rdzné tézké kovy mezi jednotlivymi
zemédeélskymi paddami chovaji rozdilné. Zmény v koncentracich prvk( v zavislosti na pddnim
typu byly zaznamendny u olova, zinku a kadmia. Naopak zadné rozdily v koncentracich mezi

tremi rznymi zemédélskymi plddami nevykazala méd ani rtut (Chen et al. 2016).

3.3 Kontaminace pUdy rtuti

3.3.1 Mnoistvi a zdroje rtuti v pudé

Rtut je prvkem, jehoZ nebezpecné vlastnosti jsou dany predevsim jeho fyzikalné
chemickymi charakteristikami, urcujicimi jeji toxicitu, mobilitu a dobu setrvani v zZivotnim
prostiedi. Jeji koncentrace v pidé se obvykle pohybuje od 0,01 do 0,50 mg/kg (Qiu et al. 2006),
uvadi se ale i rozmezi od 0,03 do 0,1 mg/kg (Wang et al. 2012). Do pldy se mize dostavat jak
prirodni cestou, tak antropogenni ¢innosti pripadné se do pldy opét emituje rtut, kterd v ni
jiz dfive byla obsaZenda. Do pldy se tedy mulzZe dostavat napfiklad diky zvétravani hornin,
geotermadlni aktivitou, ale také tfeba palenim uhli, dolovanim zlata a nebo z odpad(i (Wang et
al. 2012). V Polsku bylo méreno mnoistvi rtuti deponované do pldy z atmosféry a bylo
zZjiSténo, Ze nejvétsi mnozstvi a nejvyssi variabilita rtuti se nachazi v méstské lokalité. V ramci

této lokality nejvétsi mnozstvi a nejvyssi variabilita rtuti se nachdazi na uzemi, které bylo



vystaveno nejvétsim srazkovym dhrnim béhem roku. Do ovzdusi se rtut dostavala s nejvétsi
pravdépodobnosti jako dlsledek intenzivniho spalovani fosilnich paliv v kotlich

v domacnostech a podnicich (Siudek et al. 2016).

Rtut ma Siroké vyuZiti v mnoha odvétvich pramyslu. Velké mnoZstvi rtuti se tedy mize
dostdvat do tuhych komundlnich odpadl prostfednictvim vyrobku, ktery rtut obsahuje.
Prikladem mohou byt baterie, elektrické a elektronické pfistroje a jejich soucasti, metry na
krevni tlak, teploméry a dalsi vyrobky (Wang et al. 2012). V roce 2013 bylo 5% z celkového
mnozstvi antropogenni rtuti dostdvajici se do ovzdusi pidvodem pravé z odpadi (Xu et al.
2015). Tyto odpady lze, podle LDR (Land Disposal Restrictions), rozdélit dle jejiho mnoZstvi na
odpady s nizkym mnozstvim rtuti, odpady s vysokym mnozZstvim rtuti a odpady obsahuijici rtut
elementarni. Odpady s nizkym mnoZstvim rtuti jsou ty, obsahujici do 260 mg/kg celkové rtuti,
pricemz odpady s vysokym mnoZstvim rtuti obsahuji vice nez 260 mg/kg celkové rtuti (Piao et
Bishop 2006). Je pravdou, Ze v dnesni dobé se daji baterie a vyslouZila elektrozafizeni snadno
tridit, ale stat se mlzZe i to, Ze do popelnic na smésny komunalni odpad se tyto predméty
dostanou a poté konci na skladce. Zde mlze byt koncentrace rtuti namérena v rozmezi 0,17
az 46,2 mg/kg (Kim et Kim 2002). Rtut se mUzZe ze skladek dale dostavat do ovzdusi v takovém
mnozstvi, které je zavislé naptiklad na rozloze skladky a na meteorologickych podminkach
dané oblasti. Szakova et al. (2015) sledovali obsahy rizikovych prvkd v plidé a vegetaci na
byvalé sklddce nebezpeéného odpadu, kde byla provedena remediace prekrytim silnou
vrstvou pudy. Bylo zjisténo, Ze rtut je prvkem, ktery snadno pronika do vyssich vrstev pudy a

muze se kumulovat ve vegetaci, ktera byvalou skladku pokryva.

Koncentrace rtuti v ovzdusi podle Kim et Kim (2002) dosahovala v ovzdusi v prvnich
letech 21. stoleti koncentrace kolem 3,45-2952 ng/m3. O nékolik let pozdéji zjistovali ve své
studii Tang et al. (2015) koncentraci rtuti ve vzduchu, v ptidé a v plodinach v blizkosti tfidirny
elektroodpadu. Bylo zjisténo, Ze je zde koncentrace rtuti zna¢né zvySend. Mize tak dochdazet
k ohroZeni lidské populace, kterd konzumuje potraviny obsahujici zvysené mnozstvi rtuti kvl
této tridirné odpadu. Nejvice ohrozeni jsou vSak pracovnici této tridirny, ktefi jsou rtuti pfimo
exponovani. U nich bylo ve vlasovych kofincich naméfeno vyssi mnozstvi rtuti v porovnani

s obyvateli pfilehlého mésta.



3.3.2 Formy rtuti a rizika pro Zivé organismy

Vlastnosti, tedy i Skodlivy ucinek tézkych kovl, uddva predevsim jejich forma. Tézké
kovy v padé Ize rozdélit dle jejich rozpustnosti v ptidé do Ctyr skupin jako I. Rozpustnou formu
v ptdnim roztoku Il. vyménnou formu, tedy organickou a anorganickou slozku lll. strukturni
slozku pudy a IV. nerozpustnou slozku vysrazenou na pUdni ¢astice (Zeng et al. 2011). Co se
tyce rtuti, nejcastéji se v prirodé nachazeji v téchto anorganickych a organickych formach:
dvojmocna rtut, elementarni (kovova) rtut, monometylrtut a dimetylrtut. Elementdrni rtut je
jen maélo rozpustnd ve vodé, ale v atmosfére se muze Sifit na velké vzdalenosti. Jedno a
dvojvalentni rtut je ve vodé lépe rozpustna, pricemz dvojvalentni rtut je v pdnim prostredi
béznéjsi, je schopna se srazet s anorganickymi ligandy a sorbovat se na ptdni matrici (Park et

al. 2015).

Elementdrni a anorganickd forma rtuti nejvice poSkozuje imunitni systém a ledviny,
zatimco metylrtut ohroZuje nejvice kardiovaskularni a nervovy systém a je oznacovana jako
Praktickym pripadem miZe byt vefejné zndma uddlost Minamata (Grandjean 2007), tedy
katastrofalni dopad havarie chemického podniku v Japonsku na populaci Zijici v dané oblasti.
Pravé metylrtut je pro ¢lovéka velmi problematickd, nebot se dokaze bioakumulovat v Zivych
organismech a v potravnim fetézci se smérem ke konzumentlm velmi rychle zvysuje jeji

koncentrace smérem k vrcholu potravni pyramidy. Je tedy pro jedince na vyssi trofické drovni

vvvvvv

Rtut ovliviiuje negativné i rostliny, konkrétné napftiklad jejich rudst, fotosyntézu a
zvySuje miru antioxidativni odezvy organismu prostfednictvim vyssi aktivity enzym( jako jsou
superoxid dismutazy a peroxidazy. Fernandez-Martinez et al. (2015) zjistili, Ze se elementarni
rtut nachazi v pidach v blizkosti dolll, kam se dostala prostfednictvim atmosferické depozice.
Ovsem nizké obsahy byly zaznamendny naopak v kofenech rostlin, coZz znamen3, Ze rtut z ptdy
nebyla pro rostliny dostupnd. Na druhou stranu bylo velké mnoZzstvi této formy rtuti naméreno
na listech rostlin, coZ opét svédci pro schopnost pfijimat ji z atmosféry. Co se tyce metylrtuti,
u té nebyly zaznamenany Zadné koncentrace v pidé ani v kofenech rostlin, ale pouze na
listech. Znamena to tedy, Ze u této formy rtuti mizeme cekat jeji prinik do rostlinnych pletiv

predevsim z atmosféry. Jina studie prokazala nejvyssi akumulaci metylrtuti v semenech ryze.



Kofenovym systémem pfijimaji rostliny anorganickou rtut bud rozpusténou ve vodé, nebo ve
formé anorganickych soli prostou difuzi. Vyznamnou roli hraje v této souvislosti samoziejmé
celkovy obsah rtuti v plidé (Meng et al. 2014). Koeficient udavajici prenos prvku z pldy do
rostlin je u téchto prvkl nasledujici : Cd >Zn > Cu > Hg >As > Pb. TudiZ je pro rdzné typy zeleniny
rtut z pldy relativné malo dostupna, v porovnani naptiklad s kadmiem, v porovnani's arsenem

a olovem je naopak dostupnéjsi vice (Li et al. 2010).

Dale bylo zjisténo, Ze kontaminace pUdy rtuti mize také sniZit mnoZstvi a aktivitu padni
mezofauny (Wang et al. 2012). Naptiklad u Zizal byl zaznamenan negativni vliv na rust,
prezivani a produkci kokonl. Tropickd Zizala Pontoscolex corethrurus je schopna rtut
bioakumulovat a negativni nasledky ji zplUsobi az koncentrace rtuti v plidé v rozmezi 50 -
100 mg/kg. Tato hodnota je mnohem vyssi v porovnani s nékterymi jinymi druhy Zizal (Da et
al. 2015). Mnoistvi a speciace rtuti také ovliviuje aktivitu a sloZeni spolecenstva pladnich
mikroorganismu. Rieder et Frey (2013) zjistili, Ze mnoZstvi metylrtuti ovliviiuje strukturu
mikrobialniho spolecenstva v lesnich padach. Vyssi senzitivitu vaci rtuti oviem vykazovalo
bakteridlni spolecenstvo oproti spolecenstvu hub. Struktura spolecenstva hub byla stabilni ve
vSech puddch kontaminovanych rlznym mnoZstvim rtuti. Velky vyznam na sloZeni
mikrobialniho spolecenstva hrdli kromé koncentrace rtuti samoziejmé i pldni fyzikalné-
chemické vlastnosti. Rtut dokaze inhibovat i mikrobialni aktivitu. Casucci et al. (2003) stanovili
snizenou enzymovou aktivitu a zmény v mikrobialni biomase v zavislosti na pidnim typu,

sloZzeni a ¢aste¢né na obsahu pldni organické hmoty.

3.3.3 Mobilita a transformace rtuti v padé

V pldé je rtut bézné vystavena redoxnim preménam zplsobenych mikroorganismy,
stejné jako chrom a selen a naopak zinek, kadmium a olovo jim vystaveny nejsou. Tyto reakce
mohou byt asimilaéni ¢i disimilacni, vzhledem ktomu, jak zasahuji do mikrobialniho
metabolismu. Pfi asimilacnich reakcich slouzi prvek jako zdroj elektront a pfti disimilacnich
reakcich nikoliv. Bakterie mohou redukovat rtut z dvojmocné formy na volatilni elementarni
rtut, cehoz se vyuZiva béhem bioremediaci. Elementarni rtut mizZe vznikat i abioticky redukci

dvouvalentni rtuti pfitomnosti dvojmocného Zeleza v padé. Naopak, nékteré slouceniny
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hliniku, mohou produkci elementarni rtuti snizit (Amirbahman et al. 2013). Hlavnim procesem,
kdy dochazi k volatilizaci rtuti z pldy je i metylace rtuti, kdy dochazi k uvolfiovani téchto
toxickych vypar( z pldy do ovzdusi. Metylrtut vznikd metylaci dvojvalentni rtuti ¢innosti
anaerobnich bakterii v anoxickych podminkach, tudiz jsou timto efektem vysoce ohrozeny
zamokiené pudy a mokrady (Lewis et al. 2016). Tvorby metylrtuti se icastni napfiklad bakterie
redukujici sirné slouceniny (Park et al. 2011). Produkce metylované formy rtuti zalezi z velké
Casti na koncentraci a speciaci dvojmocné formy rtuti vdaném prostiedi (Amirbahman et al.
2013). V pldé jsou nejcastéjsim donorem metylu huminové latky. Zde miZe dochazet i
k abiotické metylaci, kdy se oxidovana rtut vdzand na thioly metyluje prostfednictvim
huminovych latek. Demetylace v pldé pak muze probihat skrz oxidaci ¢i redukci (Park et al.

2011).

Dostupnost, akumulaci a celkové chovani tézkych kov(, mezi které patfi i rtut v padé
mohou ovliviiovat rizné faktory. Xu et al. (2015) zjistili, Ze organickd hmota ovliviiuje mobilitu
rtuti predevsim v kyselych padach, pricemz alkalické pady jsou vice ovlivnény mineralni
sloZzkou pldy. Dalezitym faktorem je napfriklad i plivod znecisténi, tedy pokud se kontaminant
do pudy dostal antropogenni ¢i ptirodni cestou. Naptiklad Reis et al. (2015) zminuji, Ze kovy
kontaminujici plidu, pochazejici z antropogenni cinnosti jsou v padé labilnéjsi v porovnani

s podobnou kontaminaci geologického pivodu.

RGzné jilové mineraly obsazené v pidé mohou mit rGznou afinitu ke rtuti, vzhledem
k jejich specifickému povrchu a povrchovou vyménnou kapacitou. Bylo zjiSténo, Ze nejvice
dochazi k navazani rtuti na montmorillonit v porovnani s dalsimi jilovymi mineraly, jako je
napriklad kaolinit. Dlvodem je pravé jeho vétsi specificky povrch. Poté, co byl k jiliim pridan
humus, a doslo tedy ke zvySeni organické hmoty, doslo také ke zvySeni navazani rtuti na tyto
organické castice. Humus se nejvice adsorboval opét na montmorillonit a pravé v tomto
pripadé doslo k nejvyssi parcionalizaci rtuti a metylrtuti. Zaroven ale doslo k nejmensimu
navazani rtuti na pldni matrici. Z toho vyplyva, Ze rtut je nejméné mobilni v pidach, kde jsou
obsazeny jilové mineraly a zaroven vysoké mnozstvi organické hmoty v podobé humusovych

latek (Zhu et Zhong 2015).

Je mozZné ke zvysSeni imobilizace rtuti v plidé dospét nékolika cestami, priCemz Park et
al. (2011) zjistili, Ze pouzitim oxidu Zeleza, fosfatli a organické hmoty muze dojit k efektivni
imobilizaci dvojmocné rtuti. Ale napfiklad vysoky obsah vapniku plsobi proti snizeni
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rozpustnosti elementarni rtuti zplsobené zvysenym mnoZstvim organické hmoty v padé (Liu

et al. 2016).

3.4 Remediace pldy kontaminované rtuti

Remediaci pady nazyvdme postup vedouci ke snizeni mnozstvi ¢i omezeni dostupnosti
kontaminantu v puadé, ¢imzZ dojde ke sniZeni jeho negativniho ucinku na Zivotni prostfedi a
zdravi Zivych organismd. Rtut mazZe byt imobilizovdna do stabilnich forem in situ, ¢imz se
preméni na formu, kterd v pldé neni pro Zivé organismy rizikova. Pfipadné muze byt rtut
z pldy extrahovana, aby se jeji biodostupnd koncentrace v pidé sniZila na akceptovatelnou
hodnotu i se zcela eliminovala (Xu et al. 2015). Je mozné tohoto cile dosahnout rlznymi
zplsoby, dle kterého se rozfazuji remediace na fyzikalni, chemické a biologické metody.
Prikladem fyzikalni remediace tézkych kovl mulze byt odstranéni kontaminované pldy, a
nahrazeni padou cistou ptipadné smichani kontaminované pldy s piddou Cistou, ¢imz se snizi
koncentrace daného tézkého kovu. Mezi fyzikalni remediaci tézkych kova patti dale i zvySeni
volatilizace kontaminantu z plidy po predeslém plsobeni mikrovinného, infracerveného
zareni Ci pary. Mezi chemické metody radime napfiklad chemickou fixaci, chemické vymyvani,
vitrifikaci a dalsi (Yao et al. 2012). U rtuti se nejcastéji pouzivd napfiklad vymyvani pudy.
V tomto pripadé se fyzikalné oddéli rtut do mensiho objemu nebo se s pomoci chemickych
¢inidel rtut v ptdé solubilizuje. Rtut Ize v plidé také stabilizovat do stabilnich a nerozpustnych
forem ¢i soldifikovat v pevnych rigidnich materidlech. ZvySenim teploty a snizenim tlaku se da
také dosahnout zvySeni volatilizace rtuti a nasledné kondenzaci vypart podoby kovové rtuti

(Xu et al. 2015).

Posledni skupinou remediaénich metod jsou tak zvané bioremediace, coZ jsou,
v porovnani s predeslymi dvéma metodami, pro Zivotni prostfedi Setrnéjsi remediacni
technologie vyuZzivajici zivych organismu (Yao et al. 2012). Mezi pozitiva bioremediaci mize
pattit nizSi cena bioremediacnich opatieni v porovnani s jinymi metodami jako jsou napfiklad
ex situ remediace a ddle také jejich jednodussi provoz. Do bioremediaci Ize naptiklad zaradit
prirodni atenuaci, bioaugmentaci a fytoremediaci. V pfipadé pfirodni atenuace se jednda o
zcela ptirodni proces, béhem kterého dochazi k biodegradaci, disperzi, sorpci, volatilizaci a tak

podobné. Béhem fytoremediace se vyuzivaji rostliny a asociované mikroorganismy k tomu,
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aby kontaminant odstranily nebo jej ucinily méné toxickym. Fytoremediaci lze rozdélit na
fytoextrakci, fytostabilizaci a rhizodegradaci. V prvnim pfipadé, pfi fytoextrakci, se jedna o
prijem kontaminantu rostlinou, pfi fytostabilizaci dochdazi k nahromadéni kontaminantu pouze
v kofenech a béhem rhizodegradaci jsou kontaminanty metabolizovany v rhizosfére rostlin
pudnimi mikroorganismy. Treti formou bioremediace, bioaugmentace, se rozumi zvyseni
biodegradacni schopnosti plidy inokulaci jedné ¢i vice mikrobidlnich kultur do pudy (Yao et al.

2012; Agnello et al. 2015).

Co se tyce biologickych metod, mikroorganismy nedokdzi degradovat tézké kovy,
pouze dokaZzi ovlivnit jejich migraci a transformaci zménou jejich fyzikalnich a chemickych
vlastnosti (Yao et al. 2012). Mikroorganismy asociované srostlinami mohou také
transformovat tézké kovy do lépe dostupnych a rozpustnych forem s pomoci sideroford,
organickych kyselin, biometylaci, redoxnich procest a dalSimi metodami. Tim se zefektivni
bioremediace pad kontaminovanych tézkymi kovy a diky dalsi ¢innosti bakterii, jako je
napfiklad poskytnuti nékterych Zivin rostlinam, se podpofi rist rostlin a podpofi se tim také

rast rostlinné biomasy (Ullah et al. 2015).

3.4.1 Mikrobialni bioremediace

Mikrobidlni remediace tézkych kovu je proces, kdy dochazi ke snizeni toxicity tézkych
kovli vpldach za pomoci mikroorganisml. Mezi tézkymi kovy kontaminujici pidu a
mikroorganismy v ni, se zkoumaji dva vztahy. Za prvé, vliv téchto kovl na funkci a populaci
mikrobialniho spolecenstva. Za druhé, vliv a role padnich mikroorganism( na transformaci

tézkych kovl (Adriano et al. 2004).

Pro mikroorganismy je urcité mnozstvi tézkych kov( v padé toxické. Napfiklad pro
Escherichia coli byla zjisténa inhbi¢ni koncentrace rtuti jiz pfi 0.01 mM (Kavamura et Esposito
2010). Efekt tézkych kovl na aktivitu mikrobidlniho spolecenstva v ptdé sledovali napfiklad
Lee et al. (2002), kdy byla namérena negativni korelace mezi zvysujici se koncentraci tézkych
kovl v padé a aktivitou mikrobialniho spolecenstva. Negativni korelace vici tézkym kovim
byla zaznamenana i u vétSiny sledovanych enzym(, konkrétné u dehydrogendzy, kyselé
fosfatazy a B-glukosiddazy. Proto je tfeba pro mikrobidlni bioremediaci vybirat mikroorganismy

odolné vici pusobeni tézkych kova v pldé. Napfriklad bakterie, rostouci v nejvyssi koncentraci
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tézkych kovl jsou bakterie oxidujici Zelezo a siru, zahrnujici termofilni archea (Valls et De
Lorenzo 2002). Dalsi mozZnosti je mikroorganismy uréitym zplsobem geneticky upravit.
V tomto pripadé se vyuzivaji metody mutageneze a genového inZenyrstvi. Wang et al. (2014)
upravili pro bioremediaci mutant Bacillus subtilis s pomoci UV zafeni. Diky tomu se prokdzal
jako efektivni adsorbent olova, kadmia, chromu i rtuti. Bakterie mohou byt rezistentni vici
tézkym kovim diky pritomnosti degradacnich enzym(. Ty plsobeni toxického ucinku tézkého

kovu snizuji diky enzymatickému rozkladu ¢i premény na méné toxickou formu.

Mechanismus bakteridlni rezistence vici dvojmocné rtuti je zprostfedkovan enzymem
reduktazou, ktera je produktem genu merA. Ta je schopna preménit dvojmocnou rtut na méné
toxickou a tékavou elementarni rtut. Nékteré prirodni izolaty jsou také schopny pfeménovat
organokovové slouceniny rtuti, napriklad vysoce toxickou metylrtut, na méné toxickou
dvojmocnou rtut. Déle pak s pomoci reduktazy rtuti az na volatilni, nejméné toxickou formu
rtuti. Pfikladem mikroorganismu, u kterého byly tyto procesy popsany, mize byt napftiklad

Pseudomonas putida (Valls et De Lorenzo 2002).

Mikrobidlni remediace tézkych kovl zahrnuje takové mechanismy jako je
extraceluldrni komplexace, precipitace, redoxni reakce, metylace, demetylace a biosorpce a
intracelularni akumulace. Studovany byly rdzné kmeny rezistentnich mikroorganismi
v prostiedi kontaminovaném rlznymi formami rtuti. Nejvyssi schopnost akumulovat a
transformovat rtut v pdé mél Gram pozitivni sporulujici kmen Paenibacillus (Szakova et al.,
2016). Transformace kov( byva spojena se systémem cytochromd, ale dulezitou roli v redukci
kovi mohou hrat také specifické mikrobidlni enzymy. Metylace rtuti mlze probihat
enzymaticky i neenzymaticky, v aerobnich i anaerobnich podminkach. V podminkach
anaerobnich mohou byt rtutnaté ionty biologicky metylovany mono- ¢i dimetylrtut. Tyto
metylované formy rtuti byvaji velmi toxické a zaroven vice mobilni v porovnani s jinymi
formami rtuti (Adriano et al. 2004; Yao et al. 2012). Vyznamny proces je také biosorpce rtuti.

V tomto ptipadé se kovy sorbuji na bunécné povrchy mikroorganism.

Nékteré bakterie oxidujici siru produkuji kyselinu sirovou, kterd zplsobuje srazeni
nékterych kovl vyluhovanych bakteriemi redukujicimi siru. Vtomto pripadé se uplatiuje
bakterie Thiobacillus, jez zpUsobuje uvolnovani tézkych kovd z padnich ¢astic a z komplexd,
které jsou pro bakterii zdrojem elektronli (Kavamura et Esposito 2010). Ve svém ¢lanku pisi

Valls et De Lorenzo (2002) o schématu bioremediace vyuZivajici sirné bakterie. Nejdfive se
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zvysSi mobilizace tézkych kovl v pidé s pomoci bakterii oxidujicich siru. Nasledné jsou tyto
vyluhované kovy srazeny s pomoci bioreaktoru, ktery obsahuje bakterie redukujici siru a

Zelezo, jako jsou napfiklad Shewanella a Geobacter.

Jednim z problém( mikrobidlni bioremediace pldy mUZe byt nedostatek Zivin a dalSich
rastovych faktor(, které zpUsobujii nizkou ridstovou rychlost pidnich mikroorganizmu a také
nizkou aktivitu. To muUZe vést k nedostatecnym vysledkliim v bioremediaci daného
kontaminantu. ReSenim oviem miZe byt dodani potiebnych Zivin do pddy, které
metabolismus mikroorganism( stimuluji, ¢imZz dochdazi ktak zvané biostimulaci. Mezi
biostimulanty pouZivané pro podporu rdstu mikroorganismu patti latky rdzného charakteru
(Wang et al. 2014). Dvojmocné Zelezo v plidé muze snizit metylaci dvojmocné rtuti s pomoci
Cisté kultury bakterii redukujicich siru. Jednomocny zinek, je pouZivan v permeabilnich
reaktivnich barierach k eliminaci znecisténi podzemni vody mechanismem sorpce a redukce.
Jeho dekontaminujici Uc¢inek byl prokdzan u chromu a arsenu. Spole¢né s organickou latkou —
granulovanym aktivnim uhlim, byl prokazan pozitivni efekt na redukci metylrtuti v mokfadnich

sedimentech (Lewis et al. 2016).

3.4.2 Mikrobialni aktivita

Aktivita pldnich mikroorganismu poskytuje informaci o biologické kvalité dané pUdy.
Tato aktivita se da méfit rlznymi zpUsoby, napfiklad respiraci, kdy mize byt mérena bazalni
rychlost respirace, indukovana rychlost respirace po pfidani Ziviny a podobné. Tento parametr
je uzitecny pro urceni dekompoziénich proces v pldé. Nékteré latky pridavané do puady
béhem bioremediace mohou aktivitu mikroorganisma zvysit, ale také zpomalit. Napfriklad
Gong et al. (2005) pridavali slunecnicovy olej do pldy, a tim byla snizena mikrobialni respirace
z dGvodu navazani organickych sloucenin na slunecnicovy olej a snizeni tak dostupnosti
organickych latek mikroorganismim. OvSem po néjaké dobé doSlo ke zvySeni aktivity
mikroorganismu, coz je vysvétleno aklimatizaci mikroorganism( na slunecnicovy olej a jeho

nasledné mikrobidlni biodegradaci.

Dalsim indikatorem mikrobidlni kvality ptdy je stanoveni enzymové mikrobidlni aktivity

(Wang et al. 2009). Tito autofi zjistili prostfednictvim stanoveni aktivity enzymu ureazy, zZe
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zmény v koncetraci a speciaci médi v padé vedly ke zméné mikrobiadlni a enzymové aktivity
v zavislosti na ekotoxicité a biodostupnosti kontaminantu v pGdé. Sun et al. (2016) pak méfili
aktivitu enzymu kataldzy, ureazy a invertazy v ptidé kontaminované kadmiem. Do pudy byly
aplikovany rizné latky, které mély zvysit mikrobidlni aktivitu, coZ by prispélo k vyssi imobilizaci
kontaminantu. Vysledek prokazal, Ze nejvétsi enzymova aktivita byla zaznamenana v pudé, na
kterou byl aplikovan sepiolit, mineral obsahujici kfemik a hof¢ik. Snizeni aktivity enzymu a
tudiz katalytické funkce mikrobidlniho spolecenstva studovali také Casucci et al. (2003).
Zaznamenali sniZujici se enzymovou aktivita v pidé kontaminované rtuti u enzymu fluorescein
diacetatu (FDA) a o-difenol oxiddazy, alkalické fosfatazy a aryslulfatdzy. Naopak aktivita o-
difenol oxiddzy byla ovlivnéna rtuti nejméné. Mechanismy plsobeni rtuti na katalytickou
funkci enzym( shrnuje tato studie nasledovné 1) pfimd inhibice exprese hydrolytickych
enzymU rtuti 2) deaktivace enzymatickych reakci rtuti 3) komplexace substratu se rtuti 4)

rekace rtuti s aktivnim mistem enzymu nebo 5) reakce rtuti s komplexem enzym-substrat.

3.5 Vyuziti sloucenin obsahujicich siru béhem remediaci

Sira mGZe byt vyznamnym prvkem v pidé, nebot nepfimo ovliviiuje jeji kvalitu
vytvarenim komplex( s kontaminanty, jako je praveé rtut. Pravé diky sife a jejim slou¢eninam
se zvySuje schopnost nékterych mikroorganism( uvoliovat tézké kovy z puady. Jedna se
napfiklad o mikroorganismy rodu Thiobacillus, které pfimo siru vyuzZivaji ve svém
energetickém metabolismu a jejim dodanim do pldy se tak zvysi jejich metabolismus, ¢imz se
urychlii uvolfiovani tézkych kovli z plid. OvSsem nesmi se zapominat na to, Ze zvysené mnozstvi
siry v padé pfrispiva i kjeji acidifikaci (Nguyen et Lee, 2015). Jednim z nejvyznamnéjsich
mechanismu precipitace kova v padeé je produkce sulfidd bakteriemi redukujicimi siru. Ty hraji
vyznamnou roli vimobilizaci kovl v anaerobnich podminkach. Tyto anaerobni bakterie
produkuji sulfaty a imobilizuji kovy ve formé sloucenin siry a daného kovu (Valls et De Lorenzo

2002).

Dvojmocna rtut je slaba Lewisova kyselina, kterd se preferenéné poji se slabou
Lewisovou bazi jako se sirnymi i thiolovymi skupinami. Tudiz je sulfid Zeleznaty (FeS) schopen
imobilizovat rtut pfes chemické sraZeni, substituci rtuti do stabilnich sloucenin FeS a

povrchovou komplexaci (Gong et al. 2016). VSechny tyto reakce jsou zapsané nize.
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a) Precipitace HgS(s) s naslednym rozpusténim FeS

FeS(s)+H+<Fe2++HS-
Hg2++HS&HgS(s)+H+
FeS(s)+Hg2+<HgS(s)+ Fe2+

b) Substituce Hg2+ s FeS
FeS(s) + xHg2+&(Fel-x; Hgx)S(s) + xFe2+ (x<1)
c) Komplexace Hg2+ s reaktivnim povrchem FeS

FeS(s)+Hg2+&FeS-Hg2+

Bylo popsano, Ze adsorpce rtuti na FeS zahrnuje dva kroky. 1) hydrolyzu rtutnych iont(
a 2) adsopreci rtuti na sulfidovou skupinu (Jean et Bancroft 1986, Gong et al., 2016). Sira ma
tedy schopnost vytvaret se rtuti sulfidy, které jsou pak Spatné rozpustné. Pridavek siry
k odpadim obsahujicim rtut sniZil mnoZstvi rtuti unikajici do ovzdusi pravé diky vytvoreni
Spatné rozpustnych rtutnatych sulfid( (HgS). Imobilizace rtuti pomoci sulfidli se vyuZiva také
u anorganickych forem rtuti v odpadnich vodach (Piao et Bishop 2006). Bylo také zjiSténo, ze
atmosféricka depozice siran( zpUsobuje nizsi uvolfiovani rtuti z pady (Luo et al. 2015). Rtut se
muZe pojit i do organickych sloucenin. Jiz dlouho je znamo, Ze rtutnaté ionty maji vysokou
afinitu k thiolovym skupinam proteind. Pro mikroorganismy je dvojmocna rtut toxicka a tak si
vytvorily rezistentni mechanismus preménujici tuto formu rtuti na volatilni elementarni formu

pomoci genu merA (Velasco et al. 1999).

3.5.1 Vyuiiti anaerobniho digestatu

Velkym problémem posledni doby je vzrlstajici mnozstvi odpadu. V poslednich dvaceti
letech se sniZilo diky evropské legislativé mnozstvi sklddek a jeden z hlavnich zplsoba jak toho
docilit bylo sniZit mnoZstvi biodegradabilniho odpadu. Presto je kolem 40% bioodpad( v ramci
EU stdle posilano na skladky. Jednim zplsobem jak organickou ¢ast pevnych odpadi dale
vyuZzit je anaerobni digesce, pfi které dochazi k biologické preméné organického materidlu

(pfedevsim odpad z potravin a zemédélsky odpad) v bioplyn a anaerobni digestat (Evangelisti
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et al. 2014). Bioplyn obsahuje predevsim oxid uhlicity a metan a je dale vyuzivan
k energetickym ucellm. Jako zbytek po anaerobni digesci je produkovan na Ziviny bohaty
digestat. Ten se v ramci minimalizace vytvareni umélych padnich hnojiv, sklenikového efektu

a zlep3eni padnich vlastnosti zacal vyuZivat k agronomickym ucellm.

Anaerobni digestat plidé poskytuje predevsim dusik, fosfor, ale také siru a funguje tak
jako levné hnojivo (Garcia-Sanchez et al. 2014; Pivato et al. 2015; Tampio et al. 2016). Podle
Evangelisti et al. (2014) je anaerobni digesce nejSetrnéjsi k Zivotnimu prostredi, co se produkce
sklenikovych plynl tyce, v porovnani se spalovacimi procesy a skladkovanim. K podobnym
zavérlm dosli ve své studii Bernstad et la Cour Jansen, (2011), ktefi porovnavali aerobni a
anaerobni zpracovani domovniho bioodpadu ve Svédsku. Zjistili, Ze kompostovani bioodpadu
zpUsobuje vyssi produkci sklenikovych plynd do ovzdusi v porovnani s anaerobni digesci.
Digestat mUzZe mit na pldu rGzny efekt v zavislosti na jeho slozeni tedy napriklad na mnozstvi
a povaze organickych latek, obsahu mineralnich Zivin dostupnych pro rostliny, ale také tézkych
kovl a patogennich mikroorganismu. Mezi vlastnosti digestatu ovliviujici pidu patti také jeho
pH. Digestat pouzivany na zemédélskou pidu by mél mit idedlné neutralni pH, alkalicky
digestat totiz mUZe zplsobovat volatilizaci dusiku z pldy a kysely digestat zase mize zvysit
mobilitu tézkych kov( v plidé (Tampio et al. 2016). Dulezitym faktorem je samoziejmé také

charakteristika pldy, do které je digestat aplikovan.

Byla studovana i moZnost vyuziti anaerobniho digestdtu pro remediaci pldy
kontaminované rtuti. Ukazalo se, Ze pouziti digestatu zlepsilo pidni vlastnosti, jako je mnozstvi
celkového organického uhliku, vodorozpustného uhliku, celkového rozpustného uhliku a
dusiku a anorganické formy dusiku (dusi¢nany). Divodem je pravé vysoké mnozstvi uhliku
(pfedevsim v organické formé jako huminové kyseliny a fulvokyseliny) a dusiku v anaerobnim
digestatu. Navic pouzitim digestadtu se zvysila aktivita mikrobidlniho spolecenstva v pldé,
pfiéemZ narostla jak bakterialni, tak houbova pldni biomasa. Z téchto vysledku bylo usouzeno,
Ze anaerobni digestat je vhodny k pouziti béhem bioremediace pady kontaminované tézkymi
kovy (Garcia-Sdnchez et al. 2015). Digestat je kromé organické hmoty také bohatym zdrojem
dalSich Zivin véetné siry. Bylo ale zjisténo, Ze digestat ma lepsi Ucinek na sniZzeni mobility rtuti
v pUdé ve srovnani s jinymi zdroji siry, jako je napriklad popel ze spalovani biomasy (Garcia-

Sanchez et al. 2014).
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4 Material a metody

4.1 Pady a melioranty

Pro experiment byly zvoleny cilené dva odlisné typy pldy, tedy 1) nekontaminovana
¢ernozem s kationtovou vyménnou kapacitou (KVK) 230 mmol*kg, hodnotou pH 7,5 a
mnoZstvi oxidovatelného uhliku (Cox) 2,6 %. 2) nekontaminovand luvizem sKVK 145
mmol*kg, hodnotou pH 6,6 a Cox 1,7%. Dalsi piidni charakteristiky jako je napfiklad obsah
Zivin, je zaznamenan v tabulce 1. Vzorky pady byly odebirdny z hloubky 20 cm a ihned po
odebrani byly vzorky homogenizovany a ndsledné presaty pres sito s velikosti ok 5 mm. Vzorky
byly udrzovany pfi laboratorni teploté. Pro inkubaéni experiment byly vzorky opét presaty
pres sito s velikosti ok 2mm a dale byly udrZzovany v teploté 4°C az do doby, neZz experiment
zapocal. Vzorky digestatu (pH 8,2) byly odebrany z bioplynové stanice s vykonem 1732 kW/h;
a material pouzity k digesci se skladal z fizka cukrové rfepy (50%), pevné zbytky po vylisovani
ovoce (matoliny) (42%), a kukufice na silaz (8%). Obsah makro a mikroZivin v digestatu byl
nasledujici: 1.20+£0.01 % P, 2.12+0.01 % K, 0.49+0.02 % Mg, 3.15+£0.01 % Ca, 0.60+0.01 % S,
0.004+0.001 % Cu, 0.18+0.01 % Fe, 0.02+0.00 % Mn, 0.03+0.00 % Zn. Obsah rtuti v digestatu
je oproti ostatnim prvkiim zanedbatelny. Jako dal$i melioranty s obsahem siry byly pouzity L—

cystein a (NH4)2S04 (Fischer Scientific, Ltd.).

Tabulka 1. Hlavni fyzikalné-chemické charakteristiky studovanych pad

Pudni typ luvizem c¢ernozem

Padni textura (NRSC) Hlinito - jilovitd Hlinito - jilovita

Jilovita frakce (< 0.002mm)

5.38 2.18
[%]
Hlinita frakce (0.002 -
68.14 71.80
0.05mm) [%]
Piskova frakce (0.05 - 2 mm)
26.48 26.03

[%]
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Lokalita 50°4°22N,14°1019E 50°7°40"N,14°22'33"E
Nadmofska vyska (m n.m.) 410 286
P Mehlich III* (mg/kg) 100 91
K Mehlich 11I* (mg/kg) 80 230
Mg Mehlich lII* (mg/kg) 110 240
Ca Mehlich III* (mg/kg) 3600 9000

*Biodostupny podil prvk(i stanoveny extrakénim procesem Mehlich Il (Mehlich, 1984)

4.2 Schema inkubaéniho experimentu

Do polypropylenovych nadob bylo vloZzeno 500 g ¢ernozemé a 500 g luvizemé a poté
byly pldy zvlhéeny na 60% vodni kapacity. Rtut byla do pldy pfidana ve formé roztoku HgCl;
tak, aby jeji koncentrace (Hg) v pGdé odpovidala 12 mg/kg. Nasledné bylo ptidano: (1)
(NHa4)2S04, (2) L-cystein a (3) digestat, pricemz vzdy bylo priddano mcozstvi odpovidajici davce
600 mg S na 1 kg pady. VSechny pldy i s pridavky byly peclivé promichany a inkubovany 21
dni pfi teploté 24-27°C ve tmé, aby se predeslo potencidlni fotochemické reakci. Odebirani
vzork( probihalo po 1, 7, 14 a 21 dnech inkubace, pro stanoveni mobilniko podilu rtuti
v ptddach, mikrobialni padni aktivity a také interakce s mikro a makroZivinami. BEhem kazdého
odbérového dne bylo odebrano 30 g plady pro stanoveni pH, mnozstvi mobilni rtuti, uhliku
mikrobidlni biomasy a dehydrogenazové aktivita. Na konci experimentu byla plda
lyofilizovana a pouzita pro analyzu organickych forem rtuti. Kazda varianta byla provedena ve

dvou opakovanich.
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4.3 Analytické metody

4.3.1 Biodostupné obsahy prvkU

Pro stanoveni mnozZstvi biodostupnych prvkd v padé bylo odebrano 0,5 g od kazdého vzorku
a zalito 20 ml 0,1 mol/l roztoku CH3sCOOH. Pfes noc byly vzorky tfepany na trepacce
(Quevauviller et al. 1993). Kazda varianta byla provedena ve tfech opakovanich. Nasledné po
extrakci byly vzorky centrifugovdny na centrifuze Hettich Universal 30 RF (Némecko) na 3000
rpm (tj. 460 g) po dobu deseti minut. Supernatant byl odebran a uchovan v 6°C pro pozdéjsi
méreni. Koncentrace rtuti v extraktech byla stanovena pomoci hmotnostni spektrometrie
s indukcéné vazanym plasmatem (ICP-MS, Agilent 770x, Agilent Technologies Inc.,USA). ICP-MS
byla vybavena automatickym ddvkovacem vzorkd ASX-500, tfikandlovou peristaltickou
pumpou a zmlZzovacem typu MicroMist. Kalibracni roztok byl pfipraven rozpusténim prvku
standardu ICP-MS jako 0,1 — 100 pg/L pro Hg a byl méfen izotop 2°2Hg. Interni standard °°Pt
byl pouZzit v koncentraci 100 pg/l. Pro stanoveni dalSich prvk( (Cu, Fe, Mn, Zn, P a S) byla
pouZita atomova emisni spektrometrie s indukéné vazanym plazmatem (ICP-OES, Agilent 720,
Agilent Technologies Inc., USA). Pristroj byl vybaven dvoukanalovou peristaltickou pumpou,
mlznou komorou Struman-Masters a zmlZzovacem tvaru V vyrobenym z inertniho materialu.
Experimentalni podminky byly nasledujici: energie 1,2 kW, pratok plasmy 15,0 |/min, pomocny

pratok 0,75 |/min, pritok zmlzovacem 0,9 |/min.

4.3.2 Speciace rtuti

Zastoupeni organickych sloucenin rtuti bylo stanoveno v lyofilizovanych alikvétech pldy
odebranych na konci pokusu ve spoluprdci s katedrou chemie prirodovédecké fakulty
Masarykovy univerzity v Brné. Pro stanoveni organickych sloucenin rtuti 250 mg
lyofilizovaného vzorku pldy bylo tfepano s 10 ml 6 M HCI v ultrazvukové lazni pti 50-55°C po
dobu 90 minut. Plynovou chromatografii ve spojeni atomovou fluorescen¢ni spektrometrii
(GC-AFS, Agilent Technologies 6890 N Network GC System s PSA 10.750 fluorescencnim

detektorem) byly stanoveny obsahy metylrtuti, fenylrtuti a etylrtuti.
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4.3.3 Plynna elementarni rtut (HgO )

Stanoveni plynné rtuti bylo provedeno ve spolupraci se Statnim zdravotnim Ustavem v Praze.
Byl pouzit pfenosny analyzator rtuti Lumex RA-915+ Zeeman (LUMEX Ltd., Rusko), coZ je
nejcastéji pouzivany pfistroj zaznamenavajici vzdusnou rtut pro rychlou analyzu znedcisténi
ovzdusi rtuti. Méfi pfimo a kontinualné elementarni rtut v ovzdusi s dobou odezvy 1 s. Jako
zdroj primarniho zareni je pouZita bezelektrodova rtutova vybojka (Hg EDL) nastavena na
vinovou délku rezonanc¢ni ¢ary 253,7 nm. Kalibrace byla nastavena vyrobcem pfistroje (Pandey

et al. 2011).

Pro nas inkubacni experiment v laboratornim prostfedi, byla procedura optimalizovadna tak,
aby byly ziskany srovnatelné vysledky béhem celého inkubacniho pokusu. Byla provedena vidy
dvé méfeni Hg® v kaZzdé nadobé po 7, 14 a 20 dnech inkubace. Prvni méfeni bylo provedeno
pfiblizné 2 cm nad kontaminovanou plidou v inkubacni nddobé ihned poté, co byl odstranén
poklop. To reprezentuje maximalni hodnotu rtuti v povrchovém vzduchu ziskané béhem
inkubacni doby. Poté byla mérena teplota pldy po dobu jedné minuty v oteviené nadobé (7.
a 14. den inkubace). Nasledné byla do inkubacéni nadoby vloZena valcovita komora o objemu
1,51 (PE) s prmérem 10 cm a po ¢tyfech minutach byla stanovena koncentrace rtuti ve vnitfni
¢asti komory. Druhd hodnota tedy reprezentuje koncentraci Hg® uvoliujici se
z kontaminované pudy do prostfedi za redlnou dobu a za danych podminek. Po druhém
méreni Hg® kaZzdd nadoba s pldou byla opét uzaviena. Pozadové hodnoty Hg® v okolnim

vzduchu pfed méfenim vzork( byly 6 — 9 ng/m3.

4.3.4 PUdni biologické parametry

Biologické parametry byly stanoveny pro vSech Sest variant pokusu béhem inkubace
v jednotlivych ¢asech odbéru dil¢ich vzork(. Uhlik mikrobidlni biomasy byl stanoven metodou
chloroformové fumigacni extrakce upravené podle parametr(, které publikovali Gregorich et
al. (1994). 10 g pudy bylo vloZzeno do vakuového desikatoru a vystaveno vypariim chloroformu
po dobu 24 hodin. Nasledné byl extrahovan veskery organicky uhlik s pomoci 0,5 mol.I"t K;SO4

v poméru 1:4 (w:v) poté, co byl vzorek 60 minut tfepan a stanoveni probéhlo s pouZzitim
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dichromanové oxidacni metody podle Mingorance et al. (2007). Uhlik mikrobialni biomasy byl
vyhodnocen jako rozdil mnozstvi uhliku mezi fumigovanym a nefumigovanym vzorkem (E)
pouzitim Kec koeficientu. Hodnota Kec=0,45 byla pouZita k vypocitani uhliku mikrobialni
biomasy (Joergensen et al. 2011). Dehydrogendzova aktivita (EC 1,1) byla uréena podle
metody Garcia et al. (1997). 1 g pudy byl inkubovan s 1 ml 1,2% trifenyl tetrazolium chlorid
(TTC) rozpusténé v Tris-HCl pH 7,6 po odbu 24 hodin pfi teploté 30°C. Po inkubaci byla
extrahovana produkce trifenylformazanu (TPF) 1:4 (viv) smési acetonu a méfena

spektrometricky pfi 490 nm.
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5 Vysledky

5.1 Rtut a mikroziviny

Béhem inkubace byly stanoveny extrakci kyselinou octovou koncentrace mobilni rtuti,
médi, Zeleza, manganu a zinku, které jsou zaznamenané v tabulce 2. Co se tyce rtuti, jeji
v porovnani s ¢ernozemi, pficemz vétSina hodnot byla vtomto pfipadé pod mezi detekce
stanoveni. Naopak u pldy osSetfené digestatem, byla namérena nejvyssi koncentrace rtuti
v luvizemi v porovnani s dalSimi oSetfenimi. BEhem prvniho odbéru (den 1) byla u luvizemi
vys$si koncentrace neZz vtomtéZz odbéru u stejného vzorku u cernozemé. Hodnota byla
namérena pro luvizem (1.den, digestat) 1.57+0.04 mg/kg pficemz u cernozemé byla
0.028+0.001g/kg. V dalsich odbérech se ovsem koncentrace rtuti u luvizemi postupné snizila
a byla tak ve vsech dalSich odbérech nizsi nez koncentrace u ¢ernozemé. V cernozemi je
nejmensi mnoZstvi rtuti béhem prvniho odbéru (den 1) naméreno u vzorku s L-cysteinem,
nejvice naopak v kontrole. Pozdéji béhem inkubace se koncentrace rtuti snizuje predevsim u
koncentraci rtuti. Naopak u pudy oSetfené siranem amonnym, koncentrace rtuti béhem
inkubace stoupd z hodnoty 0.048+0.005 (den 1) az na hodnotu 0.187+0.004 (den 21). V
porovnani s kontrolou se tedy koncentrace rtuti zvysila pravé u pady se siranem amonnym a

snizeni bylo naméreno u dvou zbyvajicich variant.

Stanoveni koncentrace médi ukazalo vyssi celkovou koncentraci u luvizemi v porovnani
s ¢ernozemi. U luvizemi byla patrna nejvyssi koncentrace médi u digestatu a nejmensi v
kontrolnim vzorku pldy. V pribéhu inkubace se sniZzovala koncentrace médi ve vsech pldach
(den 21) byla namérena u pudy oSetfené siranem amonnym, poté u pldy oSetfené L-
cysteinem a nakonec u pudy s digestatem. Pouze pUda obsahujici pfidany siran amonny

obsahovala na konci inkubace méné rtuti nez kontrola.

U cernozemé byly koncentrace médi podstatné nizsi, ovsem nejvyssi byla opét v pldé s
digestdtem a na druhém misté v pldé s L-cysteinem. Nizsi obsah médi na konci inkubace (den

21) byla namérena pouze v plidé se siranem amonnym.
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Koncentrace Zeleza byla vys$si u luvizemi v porovnani s cernozemi. V luvizemi
koncentrace Zeleza stoupala béhem inkubace. Nejvyssi ndrlGst byl naméfen u pldy s
digestatem, kdy z hodnoty 32.3+5.2 mg/kg (den 1) stoupla na 617+87.7 mg/kg (den 21). Pouze
u pldy se siranem amonnym byla koncentrace Zeleza v prlbéhu inkubace nizsi nez u kontroly.
U ¢ernozemé byl nejvyssi narlst koncentrace Zeleza naméren u pudy a L-cysteinem a na konci

inkubace byly koncentrace Zeleza vsech tfi pad vyssi nez u kontroly.

Stanoveni koncentrace manganu prokdazalo vysoké mnozstvi tohoto prvku v obou
pudach v porovnani s predchozimi prvky. Nejvyssi mnozstvi manganu bylo u ¢ernozemé i
luvizemi naméfeno v pldé oSetfené digestatem (den 1), Na konci inkubace byla nejvyssi
koncentrace manganu namérena u luvizemi v padé s digestatem a u ¢ernozemé v pudé s L-
cysteinem. Na konci inkubace (den 21) byla koncentrace manganu u viech tfech oSetfenych
padach (jak u luvizemi tak ¢ernozemé) vyssi v porovnani s kontrolou. Mnozstvi zinku bylo
celkové vyssi v luvizemi v porovndni s ¢ernozemi, pficemz nejvyssi koncentrace byla u obou
pad namérena v pldach s digestatem. Béhem inkubace jeho koncentrace rostla ve vsech
ptripadech u obou pldnich typl a nizsi koncentrace byla zaznamendna u pld se siranem

amonnym. Jenom v tomto pfipadé byla koncentrace nizsi v porovnani s kontrolami obou typu

pad.
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Tabulka 2. Koncentrace rtuti a mikroZivin (mg/kg) extrahovanych 0.11 mol/I kyselinou octovou
béhem inkubacéniho experimentu. Priiméry se stejnym pismenem (a,b,c) nejsou signifikantné
odlisné dle p <0,05 vramci jednotlivych sloupctd. Uvedeny jsou aritmetické priméry a
smérodatné odchylky, n=4.

Rtut
luvizem cernozem
OSetreni den 1 den 7 den 14 den 21 den1l den 7 den 14 den 21
Kontrola < < < < 0.051+0.001b 0.074+0.001b 0.042+0.000b 0.051+0.001b
(NH4)2S04 < < < < 0.048+0.005b 0.077+0.012b 0.173+0.006¢ 0.187+0.004c
L-cystein < 0.005+0.001a < < 0.027+0.003a 0.041+0.009a 0.008+0.001a 0.007+0.001a
Digestat 1.57+0.04 0.013+0.001b 0.005+0.001 0.004+0.001 0.028+0.001a 0.022+0.002a 0.005+0.000a 0.005+0.001a
Méd’
luvizem cernozem
Osetreni den 1 den 7 den 14 den 21 den1l den7 den 14 den 21
Kontrola 0.40£0.01a 0.28+0.02a 0.46+0.07a 0.42+0.10a 0.20+0.00a 0.06+0.01a 0.09+0.01a 0.03+0.01a
(NH4)2SO4  0.41+0.01ab 0.30+£0.02a 0.38+0.06a 0.17+0.02a 0.18+0.00a 0.04+0.01a 0.07+0.00a 0.0210.01a
L-cystein  0.51+0.04b  0.27+0.12a 0.40+0.04a 0.31#0.06a 0.31+0.15a 0.16x0.01b 0.19+0.01b  0.19+0.03b
Digestat 0.81+0.03c  0.48+0.03a 0.51+0.07a 0.36+0.07a 0.37#0.07a  0.29+0.01c  0.34#0.01c  0.29+0.00c
Zelezo
luvizem cernozem
Osetreni den 1 den?7 den 14 den 21 denl den7 den 14 den 21
Kontrola 15.6+3.6a 50.0£5.4a 126%34.1ab  174+6.6a 10.446.5a  21.0+1.4ab  22.5+4.8b 11.8+1.9a
(NH4)2S04 9.4+0.9a 31.6+14.1a  33.446.2a 37.9+18.8a 8.4+0.9a 13.5+3.0a 10.3+0.9a  12.8+2.3a
L-cystein 18.4+3.7ab  297+21.2b  232+41.8b  570+58.0b 5.4+1.8a 58.5+11.7b  141+0.3b  391+45.3b
Digestat 32.3+5.2b  268%19.8b  237+5.9b  617+87.7b  11.3%0.7a 115+14.6 22.6+1.5c 24.2+2.3a
Mangan
luvizem cernozem
Osetreni den 1 den7 den 14 den 21 den1l den7 den 14 den 21
Kontrola 164+8a 204+11a 245%12a 225+1a 117+0a 108+25a 184+42a 164+26a
(NH4)2SO4  206%13ab 196+5a 248+20ab 174+48a 134+43a 139+17a 213+26a 181+12a
L-cystein 232+1b 283+13b 311+16b 249+27a 247+12b 267+21b 338+8b 278+17ab
Digestat 23749b 26618b 286+12ab 280+51a 251+24b 274+14b 291+6b 224+14b
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Zinek

luvizem cernozem
Osetfeni den1 den7 den 14 den 21 den1 den7 den 14 den 21
Kontrola 7.16+0.99a 7.89+0.37a 9.59+0.23a 11.7+2.24a 1.31+0.13a 1.46+0.30a 2.33+0.31a 2.24+0.35a
(NH4)2SO4  6.67+0.13a  9.7110.45ab  9.13+0.82a 8.73+1.89a 1.25+0.21a 1.2040.25a 2.35+0.11a 2.1110.14a
L-cystein ~ 7.86%0.79a 18.5+2.11bc 11.1x1.17ab 11.1¥0.42a 1.60+0.20a 3.05+0.06b 5.00+0.01b 5.84+0.29b
Digestat 13.1+0.03b  21.7+¥4.17c 13.0+0.49b 14.2+1.36a 5.69+0.04b 6.59+0.20c  7.10+0.24c 6.17£0.05b
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5.2 MakroZziviny

Béhem inkubace byly stanoveny extrakci kyselinou octovou koncentrace vapniku,
drasliku, hot¢iku, fosforu a siry. Tyto hodnoty jsou zaznamenané v tabulce 3. U vapniku byla
vyssi koncentrace namérena v ¢ernozemi v porovnani s luvizemi. U obou pld byla nejvyssi
koncentrace tohoto makroprvku namérend u pld s digestatem a ve vSech pldach byla
koncentrace vapniku vyssi na konci inkubace (den 21) v porovnani s pocatkem inkubace (den
1). Kontrolni ptidy mély vzdy nejmensi koncentraci tohoto prvku. U drasliku je parna nejvyssi
koncentrace u pud s digestdtem a to aZ o jeden fad v porovndani s kontrolou u luvizemé i
¢ernozemé. Ostatni plidy obsahovaly podobnou koncentraci tohoto makroprvku jako pldy
kontrolni. Koncentrace horciku a fosforu byla opét namérena nejvyssi u obou typl pud
s obsahem digestatu. V tomto pfipadé byla koncentrace tohoto prvku pfiblizné dvojndsobna
v porovnanim s kontrolami. Ostatni pidy méli obsahy téchto prvkli podobné s kontrolami.
Témér ve viech pripadech dochazelo k Ubytku téchto makroprvk(i béhem inkubace (den 1 az

den 21).

evvs

koncentrace z 142+17 mg/kg (den 1) sniZila aZz na koncentraci 3.82+0.34 mg/kg (den 21).
V Cernozemi byl jeji ubytek v kontrolni plidé mezi prvnim a poslednim dnem inkubace jen
priblizné o dvé jednotky mg/kg. Priblizné tricetindsobna (luvizem) a Ctyficetindsobna
(¢ernozem) koncentrace v porovnani s kontrolami byla namérena v plidach s obsahem siranu
amonného na zacatku inkubace (den 1). V pribéhu inkubace se koncentrace siry ve vSech
pladach snizovala. Vyjimkou je ¢ernozem s obsahem digestatu, kde se sira béhem inkubace

(den 1 aZ den 21) zvysila z koncentrace 321+20 mg/kg na koncentraci 360+92 mg/kg
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Tabulka 3. Koncentrace makrozivin (mg/kg) extrahovanych 0.11 mol/l kyselinou octovou
béhem inkubacniho experimentu. Priméry se stejnym pismenem (a,b,c) nejsou signifikantné

odlisné dle p<0,05 vramci jednotlivych sloupct. Uvedeny jsou aritmetické priméry a

smérodatné odchylky, n=4.

Vapnik
luvizem cernozem
Osetfeni den1 den7 den 14 den 21 den1 den7 den 14 den 21
Kontrola 3050+37a 2612+14a 2840+218a 3601+299a 8011+56a 6162+424a 7238+127a 8757%361a
(NH4)2SO4  3195+93a  2882+85b  2764+145a 3334+141a 8103+447a 6252+71a 7520+18ab 8468+896a
L-cystein  3248+540a  2802+0b 3430+73a 3612+377a 8840+595a 6132+467a 8251+145b 9557+581a
Digestdt ~ 47741+205b  3802+28c  4315+308b 5823+833b 9355+127a 7592+863a 9264+344c 10688+478a
Draslik
luvizem cernozem
Osetfeni den1 den7 den 14 den 21 den1 den7 den 14 den 21
Kontrola 189+7a 206+16a 183+6a 184+5a 130428a 133+38a 128+38a 115+12a
(NH4)2S04 212+10a 218+1a 197+5a 200£10a 136+0a 133+2a 128+6a 122+20a
L-cystein 200%1a 213+8a 204+3a 213+0a 150+66a 111+11a 118+2a 118+8a
Digestat 2777+28b  2897+226b 2816+170b 2719+509b 2622+219b 2757+85b  2716x85b  2609+42b
Hoficik
luvizem cernozem
Osetreni denl den 7 den 14 den 21 den1 den7 den 14 den 21
Kontrola 166+10a 177+21a 160+19a 152+7a 465+13a 455+20a 430+4a 376*1a
(NH4)2S04 175+27a 181+8a 16316a 136+14a 460+14a 463162 441163 376x35a
L-cystein 160x1a 190x6a 180+5a 150+9a 584+164a 448+30a 471433 409+3a
Digestat 461+10b 460+21b 439+28b 398+41b 704+12a 689+20b 698+16b 672127b
Fosfor
luvizem cernozem
OSetfeni den1 den 7 den 14 den 21 den1 den7 den 14 den 21
Kontrola 142+17a 162+21a 135+2a 88.9+4a 201+7a 260+37a 213#*1a 292+107ab
(NH4)2S04 143+12a 162+21a 128+3a 126+12ab 185+9a 241+16a 224433 203+8ab
L-cystein 189+58ab 221+41a 164+1b 106+27a 18219a 251+52a 193+2a 97.3+19a
Digestat 309+1b 45043b 351+1c 251+57b 372+0b 449+13b 417+27b 361+9b
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Sira

luvizem

cernozem
Osetfeni den1 den7 den 14 den 21 den1 den7 den 14 den 21
Kontrola 10.4+1.5a  1.55#0.5a  6.65+2.9a 3.82+0.34a 19.5+2.7a  13.0+3.0a  18.0%3.5a 17+1.41a
(NH4)2S04 376+27c 325+24c 242+14c 280+24c 413+28c 388+51b 338+25¢ 407+31b
L-cystein 329+23bc  149%83bc 105+5b 15645b 359+11bc 293+16b 155+25b 121427b
Digestat 300+10b 155+1bc 148+22b 182+15b 321+20b 284+20b 275+55bc 360+92b
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5.3 Metylrtut

Na konci inkubace byla stanovena koncentrace metylrtuti (Obrazek 1). Koncentrace
fenylrtuti a etylrtuti byly pod mezi detekce stanoveni. V luvizemi byla namérena nejvyssi
koncentrace metylrtuti v pidé do které byl pridan digestdt, mnozstvi metylrtuti zde
zde byla jeji koncentrace nizsi nez 20 ug/kg. Druhy nejvyssi obsah metylrtuti byl naméren
v pldé s L-cysteinem a o néco nizsi koncentrace byla namérena v pidé se siranem amonnym.

Vsechny pldy jinak obsahovaly vy3$si koncentraci metylrtuti v porovnani s kontrolou.

V ¢ernozemi byl primérny obsah metylrtuti podstatné nizsi v porovnani s luvizemi,
nebot jejich primérna koncentrace nepresahla v Zzadné pldé hodnotu 50 ug/kg. Nejvyssi

hodnota metylrtuti byla namérend v pidé s obsahem L-cysteinu. Zde metylrtut pfesahla mirné

evvs

kontrolni plidy a plidy s obsahem siranu amonného.
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Obrazek 1. Koncentrace metylrtuti (ug Hg/kg) béhem inkubacniho experimentu. Uvedeny jsou

aritmetické priméry a smérodatné odchylky, n=4.
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5.4 Plynna elementarni rtut

Mnozstvi elementdarni rtuti bylo sledovano béhem tfi dntd v pribéhu inkubace (tabulka
4). V pfipadé luvizemé byl nejvyssi obsah (vice nez 50 000 ng/m?3) elementarni rtuti v nddobé
a v pudé do které byl pfidan siran amonny a to béhem prvniho odbéru (den 7). Tato hodnota
dale béhem inkubace klesala aZz na 1576 ng/m3. Mnoizstvi elementarni rtuti v pidé, do které
byl pfidan digestat a L-cystein bylo béhem celého inkubacniho procesu nizsi, nez v ptdé
hodnota klesala z 997 ng/m3 na 86 ng/m3. Nejvys3i rozdil mezi prvnim a poslednim odbérem
v koncentraci rtuti byl naméren u pudy obsahujici digestat. Zde koncentrace rtuti poklesla
ze 7192 ng/m3 na 163 ng/m3, tedy pFiblizné o fad. Podobné vysledky byly zaznamenany i

v pfipadé méreni v uméle vytvorené komore.

U éernozemé bylo nejvétsi mnozstvi (vice nez 50 000 ng/m3) naméfeno také v padé
s pfidavkem siranu amonného a to béhem celé inkubace. V kontrolni padé byla béhem
prvniho odbéru (den 7) hodnota 50 000 ng/m?3 a v dalsich dvou odbérech se tato koncentrace
v pldé s pfidavkem L-cysteinu. Zde koncentrace rtuti klesala z hodnoty 421 ng/m3 (den 7) na
217 ng/m? (den 20). U pldy obsahuijici digestat bylo mnoZstvi rtuti snizeno o jeden Fad,
konkrétné ze 4772 ng/m3 (den 7) na 294 ng/m3 (den 20). V uméle vytvofené komofe byly

hodnoty, s vyjimkou kontrolni pldy, pfiblizné polovicni.
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Tabulka 4. Koncentrace elementarni plynné rtuti (v ng/m3) unikajici z kontaminované pldy
béhem inkubacniho experimentu. Primérné hodnoty po 7,14 a 20 dnech a teploty béhem

méreni (T °C).

Osetfeni den?7 den 14 den 20
Nadoba Komora T°C Nadoba Komora T°C Nadoba Komora
luvizem

Kontrola 29800 2691 25 2930 586 21 1470 286

(NH4),SO, >50000 9086 25 2920 1036 21 1576 509

L-cystein 997 877 27 72 62 21 86 50

Digestat 7192 2424 26 93 97 21 163 77
¢ernozem

Kontrola ~ 50000 5998 25 >50000 7167 21 >50000 8622

(NH4);SO, >50000 24640 24 >50000 33040 21 >50000 37445

L-cystein 421 163 26 434 112 21 217 56

Digestat 4772 2272 24 183 105 21 294 77
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5.5 Padni pH

Béhem inkubacniho pokusu byla sledovdna hodnota pH vSech pld. Vysledky jsou
zaznamenany v grafu na obrazku 2. Vysledky ukdzaly, Ze nejvyssi hodnotu pH béhem pokusu
méla plida, do které byl aplikovan digestat. Hodnoty pH zde byly vyssi nez 8. Ostatni pady mély
pH podobné, mezi 7 a 8. Patrny je u vSech pld narast hodnoty pH mezi prvnim a druhym
odbérem (den 1 a den 7) a pokles hodnoty pH béhem posledniho odbéru (den 21). U kontroly

tento pokles hodnoty pH v poslednim odbéru nebyl patrny.

U cernozemé byla hodnota pH nejvyssi opét u ptdy obsahujici digestat, tato hodnota
se béhem inkubace pohybovala kolem 8. Na za¢atku inkubace (mezi dnem 1 a dnem 7) mirné
stoupala a na konci inkubace (mezi dnem 14 a dnem 21) mirné klesala. Hodnoty pH u ostatnich
pad byly opét nizsi, ovSsem na zacatku inkubace (den 1) se tyto hodnoty u téchto tfi zbylych
amonného a nejvyssi (pH kolem 7,8) plida s L-cysteinem, kontrolni pdda méla hodnotu pH
nékde mezi témito dvéma hodnotami. BEhem dalSich odbér( byla hodnota pH u vSech téchto

tfi pdd podobna, tedy mezi druhym (den 7) a poslednim (den 21) odbérem mirné klesala.
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Obrazek 2. Hodnoty puddniho pH béhem inkubacéniho experimentu. Uvedeny jsou aritmetické

praméry a smérodatné odchylky, n=4.
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5.6 Mikrobidlni biomasa

Béhem inkubace bylo sledovdno mnozstvi uhliku mikrobidlni biomasy poskytujici
informaci o mnoZstvi mikrobidlni biomasy béhem experimentu. Tyto vysledky jsou
zaznamenané na obrdazku 3. V luvizemi nejvyssi celkové mnozZstvi mikrobidlni biomasy bylo
naméreno v puadé, do které byl aplikovan digestdt a to na zacatku inkubace (den 1), kdy
do které byl aplikovan L-cystein také na zacatku inkubace (den 1). MnoZstvi mikrobidlni
biomasy se zde bliZilo nule. U ostatnich variant bylo primérné mnozstvi mikrobialni biomasy
naméreno mezi 50 — 200 mg C/kg. V pidé obsahujici digestat mnoZstvi mikrobialni biomasy
klesl béhem druhého odbéru (den 7) na hodnotu kolem 300 mg C/kg, béhem dalsiho odbéru
(den 14) se zvysil na hodnotu o néco vyssi nez 400 mg C/kg a na konci inkubace (den 21) opét
klesl na hodnotu kolem 230 mg C/kg. Ostatni varianty mély obsah mikrobidini biomasy odlisny
béhem prvniho dne inkubace, ovsem béhem dalsSich odbér( byly tyto hodnoty podobné.
Podobné chovani vykazovaly pokusné varinty na konci pokusu, tedy béhem posledniho odbéru

(den 21), kdy byl naméren mirny pokles mikrobialni biomasy.

V ¢ernozemi je mnoZstvi mikrobidlni biomasy radové podobné u jednotlivych variant
jako v luvizemi. Jeji nejvyssi obsah je naméren opét ve varianté, do které byl pfidan digestat,
ovsem nejvyssi hodnota (témér 800 mg C/kg) je zaznamenana az ve tfetim odbéru. Mnozstvi
mikrobialni biomasy je v této padé v prvni den odbéru kolem 600 mg C/kg, béhem druhého
odbéru (den 7) klesa pod 400 mg C/kg, ve tfetim odbéru (den 14) stoupa na nejvyssi hodnotu
a poté (den 21) klesa na hodnotu mirné prevysujici 400 mg C/kg. Mnozstvi mikrobialni biomasy
kontroly béhem posledniho odbéru (den 21, kdy se blizi nule). Z téchto tfi variant obsahovala
nejvyssi mnozstvi mikrobialni biomasy (200 mg C/kg) ta varianta, do které byl pfidan L-cystein.
VSechny tyto tfi varianty nevykazuji témér Zadnou fluktuaci v mnoZstvi mikrobidlni biomasy

béhem vsech Ctyr odbérd béhem inkubace.
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Obrazek 3. Mnozstvi uhliku mikrobidlni biomasy (MBC, mg C/kg) stanoveného béhem

inkubacniho experimentu. Uvedeny jsou aritmetické praméry a standardni odchylky, n=4.
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5.7 Dehydrogendzova aktivita

Béhem inkubace byla mérena enzymova aktivita mikrobidlniho spolecenstva. Enzym,
jehoZ aktivita béhem experimentu byla mérena, je enzym dehydrogendza (obrazek 4).
Dehydrogendzova aktivita byla v luvizemi namérena jednoznacné nejvyssi u pldy, do které byl
pridan digestat. Zcela nejvyssi hodnota byla namérena béhem tretiho odbéru (den 14), kdy
dosahovala hodnoty kolem 2200 ng TPF/g. V prvnim odbéru (den 1) byla hodnota kolem 1800
ng TPF/g, ve druhém odbéru (den 7) klesla na hodnotu 1500 ng TPF/g, ve tfetim odbéru dosahl
dehydrogenazy u ostatnich pld se bliZila nule s vyjimkou pUdy s obsahem L-cysteinu, kde byla

aktivita ve druhém a tretim odbéru (den 7 a 14) namérena kolem 250 a 200 ng TPF/g.

U cernozemé byly vysledky podobné. Nejvyssi aktivita dehydrogendzy byla namérena
v pldé obsahujici digestat. Absolutni maximum aktivity bylo naméfeno béhem prvniho
odbéru (den 1), hodnota ¢inila 2000 ng TPF/g. Maximalni primérna aktivita dehydrogenazy u
¢ernozemé byla tedy nizsi nez u luvizemé. Ve druhém odbéru (den 7) nasledoval mirny pokles
na hodnotu priblizné 1800 ng TPF/g a ve tretim odbéru (den 14) az na hodnotu kolem 300 ng
TPF/g. Ve ¢tvrtém odbéru (den 21) aktivita dehydrogenazy stoupla témér az na hodnotu 1500
ng TPF/g. U ostatnich variant se dehydrogendazova aktivita bliZila nule, az na minimalini nardst

aktivity u pady obsahujici L-cystein ve tfetim odbéru (den 14).
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Obrazek 4. Dehydrogedazova aktivita (ng TPF/g) stanovenda béhem inkubacniho experimentu.

Uvedeny jsou aritmetické priaméry a standardni odchylky, n=4.
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6 Diskuze

Efekt obou pudnich typu a jednotlivych oSetifeni plidy na zmény v mnozstvi mobilni rtuti
je patrny z tabulky 2. V obou puddach je mnoZstvi mobilni rtuti relativné nizké. Nizké procento
mobilni rtuti i na extrémné kontaminované pldé kde vodorozpustné mnozstvi rtuti bylo nizsi
nez 1,2% z celkového mnoZstvi, pozorovali napfiklad také Rodriguez et al. (2010). Zhu et Zhong
(2015) uvadéji, zZe rtut by méla byt nejméné mobilni v piidé s vysokym mnozZstvim jilovych
minedll a zaroven organické hmoty. Je tedy je prekvapujici, Ze efektivnéjsi imobilizace rtuti je
v luvizemi, kde je nizsi kationtovd vyménna kapacita a nizsi obsah organickych latek. Dvoji
funkci padni organické hmoty béhem interakce se rtuti popsali Xu et al. (2015): organicka
hmota mUZe zvysit ale také sniZit mobilitu rtuti v pddé podle toho, zda je organicka hmota
mobilni ¢i nemobilni, rozpusténa ¢i nerozpusténd. Organickd hmota nerozpusténd zvysuje
mnozstvi sorpcnich mist, ¢imZz muUZe podpofit imobilizaci rtuti a tim zamezit jejim emisim
z ptdy. Podobné Gu et al. (2011) prokazali silnou interakci mezi redukovanymi huminovymi
kyselinami a elementarni rtuti prostrfednictvim oxidativni komplexace vyvolané thiolovym
ligandem. Na druhou stranu mlze pUdni organicka hmota zvysit mobilitu rtuti prostfednictvim
komplexace srozpusténou organickou hmotou (Linde et al., 2007). Nicméné predchozi
vysledky (Garcia-Sanchez et al, in press) ukazaly o néco vyssi procento rozpusténé organické
hmoty v luvizemi, tudiz je nas vysledek vrozporu s predchozim literarnim zdrojem. To
indikuje, Ze je velmi dllezité znat detailni sloZzeni jednotlivych pld. Napfiklad Zhu et Zhong
(2015) prokazali vyssi adsorpci rtuti na jilovy mineral montmorillonit, ktery disponuje vyssim
specifickym povrchem v porovnani s jinymi jilovymi mineraly. Inhibi¢ni efekt na biodostupnost
rtuti v pidé byl umocnén pridavkem humusovych latek. Lee et al. (2009) ukazali klesajici sorpci
dvojmocné rtuti a fulvokyselin (komplext) na povrchu muskovitu s narlstajici hodnotou pH
(od 3,7 do 12). Nejvyssi sorpcni rychlost byla zaznamendna pfi pH 2. Stejné tak vyssi
rozpustnost rtuti byla zaznamenana ve studii Liu et al. (2016) po pridani vapniku. Podobny
vysledek je patrny z nasi studie, kdy nejvyssi mnozstvi vapniku v plidé s digestatem zpUsobuje
0 néco vyssi mobilitu rtuti, ale pouze u luvizemé. Nase studované pldy obsahuji rGzné
minerdlni ¢astice a tak rdznd sorpce a desorpce rtuti v padé mUze byt zavisla na povaze téchto

Castic a zaroven variabilnich fyzikalné-chemickych podminkach téchto pud.
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Aplikace digestatu zplsobuje narlist mobilniho mnozstvi rtuti v luvizemi s rostoucim
trendem béhem inkubace. V ¢ernozemi mobilni mnozstvi rtuti se chovd odliSné vzhledem
k jednotlivym osSetfenim. Nejvyssi mobilita je pozorovana u pldy oSetfené siranem amonnym,
kterd béhem inkubace stoupala. Zatimco v kontrolnich piddach bylo mnoZstvi mobilni rtuti
relativné stabilni béhem inkubace, v plidach s obsahem organické siry (L-cystein, digestat),
bylo jeji mnoZstvi nizsi a béhem inkubace klesalo. Senevirathna et al. (2011) studovali kinetiku
desorpce dvojmocné rtuti z kaolinitu ovlivnéném cysteinem, ktery inhiboval desorpci
dvojmocné rtuti v zavislosti na pH. Podobné Gondikas et al. (2010) zjistili, Ze cystein zvysil
koloidni stablitu adsorpci na povrch ¢éastic sulfidu rtutnatého, pricemz koloidni stabilita byla
podporena pfi pH vyssim nez 7. Jak je jiz dlouho znamo, rtut ma vysokou afinitu k thiolovym
skupinam proteinl (Velasco, 1999). Tim padem je zfejmé, Ze organické kyseliny obsahuijici
thiolovou skupinu, dokazi vyrazné ovlivnit mobilitu rtuti v pddach. Biester et Zimmer (1998)
nameéfili nardstajici koncentraci rtuti ve vodnych extraktech poté, co byly pfidany alkalické
polysulfaty, ¢imz vznikly rozpustné sulfidy rtuti a mobilizaci rtuti navdzané na huminové
kyseliny v ¢inidle s vysokym pH. Stejné tak v naSich vysledcich jsme zaznamenaly rozdilné

chovéani mobilni rtuti po pfridani organickych a anorganickych sirnych sloucenin.

Vyznamnou roli hraje samozifejmé rozdilné pH studovanych pad. Craw (2005) zjistil, Ze
rtut je nejmobilnéjsi v kyselych pddach mezi hodnotou pH 3 a 4. Nicméné, neutralizaci
kyselych ptid muze také dojit k poklesu adsorpce a zvyseni mobility rtuti v padé. V nasem
pokusu nebyl zaznamenan témér zadny efekt na zménu pH pudy po pfidani L-cysteinu a siranu
amonného (obrazek 1). Spolecné s kontrolou se pH téchto pud pohybovalo pfiblizné na
neutrdlni hodnoté. Gudmundsson et al. (2004) pozorovali, Ze siran amonny snizuje pGdni pH,
avsak vysoké mnozZstvi pldni organické hmoty i jilu, mZe tento efekt inhibovat (Chien et al.,
2008). Pravé tento efekt se mohl vyskytnout i v nasem experimentu. Zvyseni padniho pH bylo
zaznamendno v pudé oSetrené digestatem, pricemz vyssi narlist byl naméren v luvizemi

v porovnani s ¢ernozemi. To by mohlo vysvétlit narlist mnozstvi mobilni rtuti v této varianté.

Mobilita mikrozivin (tabulka 2) je zavisla na pritomnosti jednotlivych sirnych sloucenin. U
médi, manganu a zinku se jejich mobilni mnoZstvi po pfidani siranu amonného neméni
v porovnani s kontrolou. Aplikaci L-cysteinu a digestatu se zvysila koncentrace mobilnich
prvkd, jejichz mnozstvi naristalo béhem inkubace. Co se tyce digestatu, narudstajici mnozstvi

mobilnich prvkd mizZe byt v plidé ziskdno pravé z néj. Nicméné narlst mobility Zeleza a zinku
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béhem inkubace indikuje komplexni sorpci a desorpci mezi jednotlivymi prvky a organickymi
a mineralnimi pUdnimi ¢asticemi. Efekt L-cysteinu ve zvySeni mobility zinku a Zeleza je
podstatnéjsi v porovnani s digestatem. Cystein je schopny oddélit prvky spojené s jilovymi
minerdly. Vtomto pfipadé je znamo, Ze Zelezo hraje vyznamnou roli v oxidaci cysteinu

prostfednictvim redukce rozpusténych oxid( Zeleza (Vadas et Ahner, 2009).

Co se tyCe makrozivin, podle ocekavani zpusobila aplikace sloucenin obsahujicich
vysoké mnozstvi siry zvySenou mobilitu siry v plidé. U jednotlivych oSetfeni bylo mnoZstvi
mobilni rtuti jiné (tabulka 3). V luvizemi mobilita siry klesala po aplikaci L-cysteinu a digestatu.
Podobné vysledky publikovali Kot et al. (2007), ktefi dosli k zavéru, Ze rtut mulzZe byt
imobilizovana nové vzniklymi sirnymi funkénimi skupinami v huminovych kyselinach. Zvysené
mnozstvi dalSich Zivin bylo nejpodstatnéjsiv pldeé s digestatem, coZ potvrzuje vysoké mnozstvi

téchto Zivin v tomto materialu (viz vyse).

MnoZstvi metylrtuti narostlo v obou pldach osetfenych L-cysteinem a digestatem.
Podobné Park et al. (2011) zaznamenali, Ze hlavnim donorem metylu v pidé jsou organické
latky, konkrétné latky huminové. U luvizemi bylo mnozZstvi metylrtuti variabilnéjsi v ramci
jedné varianty v porovnani s cernozemi, coz znaci variabilnéjsi interakci mezi vodni a pevnou
fazi vluvizemi v porovndani s ¢ernozemi. Frohne et al. (2012) demonstrovali roli poméru
rozpusténé organické hmoty a rtuti béhem metylace rtuti. Pozitivni efekt byl zaznamendan mezi
rozpusSténou organickou hmotou a metylaci rtuti ve vodnim prostredi (Graham et al., 2012).
Pravé luvizem obsahovala vétsi mnoiZstvi rozpusténé organické hmoty v porovnani
s ¢ernozemi i dle pfedchozich vysledkl (Garcia-Sanchez, in press), coZ mohlo zpUsobit vyssi
mobilitu a nestdlost metylrtuti v luvizemi. Nicméné Graham et al. (2012) nezjistili Zadny vliv
na zvySeni metylace rtuti vroztoku se rtuti, rozpusténou organickou hmotou a sirou
s pfidavkem L-cysteinu, cozZ je v rozporu s nasimi vysledky. Naopak Xu et al. (2015) shrnuli, Ze
vyssi afinitu ma anorganicka rtut k padni organické hmoté neZ organické slouceniny rtuti.
Nicméné nizsi mnoZstvi metylrtuti bylo zaznamendno v ¢ernozemi, kterd je charakteristicka
vy$Sim mnozstvim oxidovatelného uhliku, coZz by mélo znamenat nizsi rychlost metylace v této

pladé nebo efektivnéjsi imobilizaci rtuti a méné dostupny zdroj rtuti pro biometylaci.

Vysledky stanoveni plynné elementarni rtuti jsou zaznamenané v tabulce 4. Vysoka
koncentrace elementarni rtuti v kontrolni plidé a pudé osetifeni siranem amonnym je patrna

predevsim v éernozemi, zatimco v luvizemi je patrny klesajici trend v koncentraci elementarni
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rtuti béhem inkubace. Obrist et al. (2010) dokazali, Ze volatilizace rtuti a mozna redukce
dvojmocné formy rtuti je zavisld na dostupnosti kysliku v padé. Proto byl, kvili respiraci
pudniho uhliku v padach, zaznamendn vyznamny vztah mezi emisi plynné rtuti z pady a
respiraci oxidu uhli¢itého. Vyznamnym faktorem mikrobidlniho rozkladu organické hmoty je i
povaha dané hmoty. Yu et al. (2012) zkoumal rozklad organické hmoty adsorbované na vnitini
povrch smektitu. Zjistil, Ze adsorpce organické hmoty na tyto povrchy mzZe znepfistupnit
organickou hmotu mikrobidlnimu rozkladu. Tim padem je rychlost volatiliace rtuti zavisla jak
na mikrobidlni aktivité tak dostupnosti organické hmoty. Nar(st volatilizace rtuti s naristem
pudniho pH byla zkoumana Yang et al (2007) a také Ma et al. (2015) ovSem tyto vysledky se
neshoduji s témi nasimi. Nejvice pravdépodobné je, Ze rozdily mezi hodnotami pH obou pud

a efekty jednotlivych oSetfeni jsou pfilis nizké, aby se tento efekt projevil.

Volatilizace rtuti pdnimi mikroorganismy se zda byt velmi rychla, nebot je patrna jiz
pri prvnich hodinach expozice (Sorkhoh et al., 2010). Pokud je rtut v terestrickych a vodnich
ekosystémech pritomna v nizkych koncentracich, navazani rtuti do vysoko afinnich mist
bakterii mize mit vyznamny efekt na potencialni redukci dvojmocné rtuti na elementarni
formu. Tim padem dojde ke zvySeni mobility rtuti ve vodnich i terestrickych ekosystémech
(Mishra et al., 2011). Sorkhoh et al. (2010) zjistili, Ze volatilizace rtuti zahrnujici redukci
dvojmocné rtuti na elementarni rtut, se vyskytuje u té samé bakteridlni bunky, kde
hydroxylaza pohlcuje molekuly kysliku béhem vyuziti uhlovodikd. To znamend, Ze obsahuiji
anaerobni cytoplasmatickd mista vhodna pro redukci dvojmocné rtuti. Naopak, Windmoéller et
al. (2015) zjistili narUstajici oxidaci elementarni rtuti v pfitomnosti organické hmoty a omezeni
redukce dvojmocné rtuti. Tito autofi také vysvétlili interakci rtuti s pddni hmotou jako
komplexy dvojmocné rtuti vramci organickych sirnych strukturnich ligandd, pfipadné
nespecifickou adsorpci na oxidy Zeleza, hliniku a manganu. Tyto procesy se zdaji byt

vyznamnymi i vtomto experimentu.

Stanovenim uhliku mikrobidlni biomasy i dehydrogenazové aktivity (obrazky 3 a 4) ukazuji
podobné projevy u vsech oSetfeni svyjimkou digestatu. Nizka mikrobialni aktivita
reprezentovana nizkou dehydrogenazovou aktivitou, az k detekénimu limitu, zanamenal
Shaule (1996) v plidé kontaminované rtuti. Podné i Tazisong et al. (2012) referovali o sniZzené
pudni respiraci, amidohydrolazozvé a fosfatazové aktivité zplsobené rtuti pri koncentraci 100

mg/kg. Vys$si toxicitu rtuti, v porovnani sdalsimi prvky (napf. Cd, Ni a Zn) pUsobici na
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mikrobidlni spolecenstvo, zaznamenali také Nweke et al. (2007). V nasem pripadé pridavek
siranu amonného a L-cysteinu, nezpusobil signifikantni podporu mikrobidlni aktivity v padé.
Opacny efekt je ovsem zfejmy u pudy s pridavkem digestatu. V tomto pripadé doslo pridavkem
organické latky k rychlému ndarlstu mikrobialni aktivity v pldé, podobné jako v jinych studiich
(Liu et al., 2009). Divodem také mlze byt podpora nardstu mikroorganism( rezistentnich vici
vysoké koncentraci tézkého kovu, naptiklad bakterii oxidujicich Zelezo a siru, jak bylo
zaznamendno ve studii Valls et De Lorenzo (2002). Pfidavky latek bohaych na dusik (napf.
praseci kejda), mohou vést v kontaminovanych plddach k rychlejsi nitrifikaci a imobilizaci
dusiku v porovndni se siranem amonnym. Ten zlepSuje mikrobialni aktivitu v plidé (de la
Fuente et al. 2010). To je patrné i v naSem pfripadé. ZvySeni mikrobidlni biomasy v pdé
osetfené digestdtem jako snadno dostupnym zdrojem organické hmoty pozorovali také
Garcia-Sanchez et al. (in press) v plidé nékolikanasobné vice kontaminované rtuti ve srovnani

s nasim pokusem.
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7 Zaver

Tento inkubacni experiment prokazal zmény v chovani rtuti v riznych ptdach po pfidavku
jednotlivych slouc¢enin obsahujicich siru. Nejvyraznéjsi zmény byly prokazany po pfidavku
anaerobniho digestatu. Ten nejenze zlepsil fyzikdlné-chemické a biotické pldni vlastnosti
doddanim Zivin a organickych latek do puady, ale také vyrazné ovlivnil speciaci a mobilitu rtuti
v pldé. Po jeho pridavku do pldy se vyznamné snizila volatilizace rtuti a zvysilo se mnoZstvi
metylrtuti v padé. Digestat tedy dokdze sniZit mnoZstvi rtuti unikajici z pidy, ¢ehoZ je mozné
prakticky vyuzit béhem remediaci pld kontaminovanych rtuti. Nejvice podobny, ale presto o
néco nizsi efekt na chovani rtuti v plidé byl zaznamendn u L-cysteinu. Ten vsak, na rozdil od
digestatu, nemél pozitivni vliv na narlst a aktivitu mikrobidlni biomasy a dalSich pudnich
vlastnosti. Digestat tedy slouZil zaroven jako ucinny biostimulant. To znamena, Ze béhem
remediace rtuti hraji nejvyznamnéjsi roli organické latky v porovnani s anorganickymi, ovSem
pro komplexni zlepSeni padnich vlastnosti a zaroven ucinnou remediaci, je vhodné zvolit pravé

latku jakou je digestat.

Zavérem lze fici, Ze jsme potvrdili hypotézu, Ze digestat bude nejefektivnéjsi pfidavanou
sirnou latkou béhem remediace pldy kontaminované rtuti, v porovnani s dalSimi
slouceninami. Tento zavér poskytuje moznost jeho praktického vyuZiti a nese sebou vyznamna
pozitiva. PouZitim digestatu se snizi unik rtuti z pady, zvysi se mikrobialni biomasa v pidé a
zaroven jeji aktivita. VyuZiti digestatu také poskytuje mozZnost znovuvyuZiti vznikajicich
odpadl z anaerobni digesce a eliminace jejich ukladani na skladky pfipadné jejich

kompostovani.

Ovsem pro dalsi vyzkum doporuduji provést douhodobéjsi experimenty, které by
prokazaly, jak se bude chovat rtut po pridavku digestatu po delsi dobé a tfeba i ve stfidajicich
se teplotach prostredi, alespon ¢astecné simulujicich stfidani rocnich obdobi |éto/zima. Dale
je tfeba zvolit kombinaci dalSich remediacnich postupt spolecné s aplikaci digestatu, ktera by
zarucila eliminaci rtuti i jeji dplnou nedostupnost pro Zivé organismy. V neposledni fadé vidim
v tomto vyzkumu velky potencidl pro studium zmén slozeni mikrobialniho spolecenstva. To
muze poskytnout napriklad informaci o tom, zda pridavek digestatu nepodpofi po delSi dobé
pfitomnost tzv. mikrobidlnich K-stratégt, které by nedostupné organokovové komplexy zacali

rozkladat a zvysili tak volatilizaci rtuti z pldy do ovzdusi.
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