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Dynamika toku karbamazepinu v systému ,,voda-
sediment* za pritomnosti mlZi

Souhrn

Léciva vstupuji do prostiedi v enormnim mnozstvi v dasledku jejich pouziti a likvidace,
a predstavuji globalni hrozbu pro zdravi ekosystému i ¢lovéka. Karbamazepin (CBZ) patii mezi
Casto se vyskytujici 1éCiva ve sladkovodnim prostiedi v disledku vytokl z Cistiren odpadnich
vod. Lze jej nalézt ve volné vodé i v sedimentu vodnich Gtvard. Zde ziji bentické organismy
vcetné filtrujicich mlzd jako vyznamnych ekosystémovych inZzenyri. Vyzkum se zaméfuje na
sledovani vlivu CBZ na mlze. Role prepracovani sedimentu a vlivu bioturbace na chovani CBZ
dosud nebyla vyhodnocena, ackoliv mlzi jsou typickymi bioturbatory ovliviiujicimi transport
kysliku, zivin a kontaminanti. Vyznamnou roli v tomto procesu mohou hrat i invazni druhy.

Cilem této prace bylo charakterizovat na zakladé literarni reSerSe chovani kontaminantt
ve vodnim prostfedi s biologickym efektem bentickych organismi. V ramci laboratorniho
experimentu bylo provedeno vyhodnoceni transportu referenéniho (NaCl, NaNOs) a cilového
(CBZ) kontaminantu a jejich ¢asoprostorové distribuce mezi volnou a podpovrchovou vodou.
V kadinkach experimentalniho PFT systému na rozhrani voda-sediment se vyskytovali zastupci
dvou invaznich druhti mlzi (dva jedinci Sinanodonta woodiana nebo deset jedinct Corbicula
Sfluminea).

V prostredi volné vody doslo k vyraznému zvyseni hodnot latek tésné po jejich aplikaci
do kadinek. Snizeni zatizeni v prabéhu dil¢ich 48-hodinovych experimentt bylo zapfi¢inéno
zejména fedénim v ramci PFT systému. Tento proces probihal také v porové vodé, nicméné
mnohem vyznamnéji se zde projevil biologicky efekt mlz. Bioturbacni aktivita infaunalniho
mlze C. fluminea méla za nasledek vyssi tok kontaminanti z vody do sedimentu po uplynuti
nékolika hodin od zacatku experimenti. V dasledku zvySené prostupnosti rozhrani voda-
sediment se zaroven zvySoval 1 fedici efekt, a proto byly koncentrace latek ve volné a poroveé
vodé na konci experimentu podobné. Bioturba¢ni aktivita epifaunalniho mlze S. woodiana se
projevila méné zieteln€, a navic byla ovlivnéna danym kontaminantem. Zatimco v pfitomnosti
NaCl byl pohyb latky v ¢ase podobny jako v ptipadé C. fluminea, dynamika toku dalSich
kontaminantd (NaNOs3, CBZ) se naopak vice bliZzila situaci bez mlza.

Tyto poznatky by mohly byt vyuzity pfi hodnoceni ekosystémovych sluzeb bioturbatort
a vlivu invaznich druht na organismy zijici uvniti dna vodnich utvart (vCetn€ juvenilnich
mlzir). Toky kontaminantti v prostfedi by bylo mozné sledovat jak z volné vody do sedimentu,
tak v opa¢ném smeéru, pficemz by mély byt zkoumany pfi vicenasobném vyskytu znecistujicich
latek jako v realném prostredi.

Kli¢ova slova: 1éCiva, invazni druhy, filtratofi, kyslik, Corbicula sp., Dreissena sp.,

Sinanodonta sp.



Carbamazepine flow dynamics in the "water-sediment"
system with bivalve occurrence

Summary

Pharmaceuticals enter into the environment in enormous quantities as a result of their use
and disposal, and pose a global threat for ecosystems and human health. Carbamazepine (CBZ)
is one of pharmaceutically active compounds commonly found in the freshwaters via sewage
treatment plant effluents. It can be found both in the open water and sediment of water bodies
where benthic organisms including bivalves (= filter-feeders, important ecosystem engineers)
live. Research work is focused on investigation of effects of CBZ on bivalves. Role of sediment
reworking and effects of bioturbation on CBZ behavior has not been assessed up to now,
although bivalves are typical bioturbators affecting transport of oxygen, nutrients and
contaminants. Invasive species can play an important role in the process of bioturbation.

The objective of this study was to characterize contaminant flow dynamics in the water
environment with biological effect of benthic organisms (based on literature review). Within
lab experiment, transport of reference (NaCl, NaNOs) and target (CBZ) contaminants and their
spatiotemporal distribution between surface and subsurface water were assessed. In the
experimental PFT (pulsed flow-through auto-feeding beaker) system, specimens of two
invasive bivalve species (two individuals of Sinanodonta woodiana or ten individuals of
Corbicula fluminea) occurred at the water-sediment interface.

Considerable increase in contaminant concentrations in the surface water was recorded
close to time of their application into the beakers. Reduction of loading during subexperiments
(48 h.) was caused mainly by dilution within PFT system. This process ran also in the pore
water but biological effect of bivalves became evident much more there. Bioturbation activity
of infaunal bivalves (C. fluminea) induced higher flow of contaminants from surface water into
sediment after few hours from start of experiments. At the same time, dilution effect was more
significant as a result of higher permeation rate of water-sediment interface. Thus, contaminant
concentrations both in the surface and subsurface water were similar at the end of experiments.
Bioturbation activity of epifaunal bivalves (S. woodiana) was less obvious and affected by type
of contaminant. Transport of salt during NaCl test within the beakers with occurrence of both
bivalve species was similar; however, flow dynamics of other contaminants (NaNQOs, CBZ)
came close to situation with no bivalves.

These findings could be used during assessments of ecosystem services provided by
bioturbators and effects of invasive species on aquatic organisms living inside the bottom of
water bodies (including juvenile mussels). Flow dynamics of contaminants from open water to
sediment and vice versa could be investigated, and real multiple-contaminant exposure should
be also examined.

Keywords: pharmaceuticals, invasive species, filter-feeders, oxygen, Corbicula sp., Dreissena

sp., Sinanodonta sp.
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1 Uvod

Léciva neustale vstupuji do ptirodniho prostiedi v enormnim mnozstvi v dusledku jejich
vyroby, pouzivani a likvidace (Daughton & Ternes 1999; Kolpin et al. 2002), a tak predstavuji
globalni hrozbu pro zdravi ekosystémt i Cloveéka (Wilkinson et al. 2022). Jejich vyuziti
k prevenci, diagnostice a 1é€bé nemoci je velice ¢asté (Daughton 2003; Alder et al. 2006). Jen
v Evropské unii se denné spotiebuji miliony baleni desetitisicti riznych 1éCivych pripravki, jez
obsahuji okolo 3000 riznych ucinnych latek. Navic spotieba 1éCiv stale stoupa (KoZisek &
Cadek 2008). Mnoho 16&iv pfitom neni zcela eliminovano pfi priichodu lidskym télem, Gasto
jsou vylucovana pouze v mirn¢ transformované podobé nebo dokonce nezménéna (Heberer
2002; Heberer et al. 2002; Quinn et al. 2008; Freitas et al. 2015).

Rozsahly vyzkum vyskytu 1éCiv v prostiedi zacal v 90. letech 20. stoleti, kdy byly
vyvinuty analytické metody umoziiujici jejich stanoveni ve vodnim prostiedi. Siroké rozpéti
1éCiv a jejich metaboliti zde bylo zjisténo az na Grovni pg/l, pricemz jejich vyskyt byl potvrzen
jak v odpadni, povrchové a podzemni, tak 1 v pitné vodé (Heberer 2002; Loffler et al. 2005;
Stuart et al. 2012; Aguirre-Martinez et al. 2015). Potencialni neptiznivé plsobeni 1éCiv na
organismy vcetné clovéka jsou pficinou rostouciho zajmu o jejich vyzkum ve sladkovodnim
prostfedi (Hughes et al. 2012; Evgenidou et al. 2015; Gavrilescu et al. 2015).

Karbamazepin (CBZ) patifi mezi nejcastéji detekované farmaceuticky aktivni latky
(Ferrer & Thurman 2012; Luo et al. 2014; Prosser & Sibley 2015) a zpravidla dosahuje vysSich
koncentraci oproti jinym léCivim, coz lze vysvétlit jeho odolnosti a relativné vysokym
predepisovanym objemem (Cunningham et al. 2010). Nejnovéjsi studie Wilkinson et al. (2022)
se zamétuje na hodnoceni znecisténi fek 1éCivy (v€etné CBZ) na vSech kontinentech, pficemz
se zde uvadi, ze je tieba se zabyvat i dal§imi environmentalnimi médii, jakymi jsou napf.
sediment, puda a biota. Kondor et al. (2022) pfitom zjistili, ze karbamazepin je 1éCivem
s nejvyssi koncentraci v sedimentech malych vodnich tokda.

Pravé na dné tekoucich (a stojatych) vod Zije poCetna skupina bentickych organismu,
mezi néz patii také mlzi (Lemer et al. 2019). Jde o velice vyznamnou soucast sladkovodnich
ekosystému. MIzi patii mezi organismy vytvarejici, modifikujici a udrzujici dany habitat, a
souhrnné se oznacuji jako tzv. ekosystémovi inzenyii (Gutiérrez et al. 2003). Jsou spojovacim
¢lankem mezi prostfedim volné vody a sedimentem (Hakenkamp & Palmer 1999; Bruesewitz
et al. 2008; Zhang et al. 2011; Turek & Hoellein 2015). Zaroven se vSak jedna o jednu
z nejohrozenéjsich skupin organismi, pficemz mezi hlavni hrozby nalezi znecisténi prostiedi a
§ifeni invaznich druhd (Lopes-Lima et al. 2014).

Vyzkum se vétSinou zaméfuje na sledovani a¢inkt vlivi kontaminanti véetné CBZ na
mlze, zejména na moiské druhy (napt. Almeida et al. 2014; Freitas et al. 2015; Oliveira et al.
2017) a méng¢ jiz na sladkovodni druhy (napt. Aguirre-Martinez et al. 2015). Naopak hodnoceni
vlivu pohybové aktivity mlzii na chovani karbamazepinu ve volné vodé a/nebo sedimentu
dosud nebylo provedeno, ackoli tyto organismy patii mezi typické bioturbatory (tj. organismy
se schopnosti pfepracovani sedimentu; McCall et al. 1979). Bioturbaéni aktivita pfitom muze
usnadnit Sifeni kontaminantd z povrchové do podzemni vody (Nogaro & Mermillod-Blondin
2009), zejména v pripadé vysoké pocCetnosti hrabajicich organismt. V tomto ptipadé mohou
hrat vyznamnou roli invazni druhy, mezi né€z patii 1 mlzi, jako napt. Corbicula fluminea a
Sinanodonta woodiana (Kraszewski & Zdanowski 2007; Beran 2018).
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2 Cil prace

Hlavnim cilem této prace bylo charakterizovat na zakladé literarni reSerSe chovani
kontaminantd ve vodnim prostiedi s biologickym efektem bentickych vodnich organismi. Mezi
dil¢i cile patfila bliz§i poznani transportu referencniho (NaCl) a cilového (Iéciva
karbamazepinu) kontaminantu a vyhodnoceni jejich ¢asoprostorové distribuce mezi volnou a

podpovrchovou vodou, pfiemz byl zohlednén vyskyt bentickych druhti (mlzi) na tomto
rozhrani.



3 Literarni reSerse

3.1 Karbamazepin (CBZ)
3.1.1 Charakteristické vlastnosti

Karbamazepin (SH-dibenzo[b,f]azepin-5-karboxamid) je tricyklické antiepileptikum ze
skupiny iminostilbenti (viz obr. 1; McNamara 2001), jez bylo poprvé syntetizovano v roce 1953
(Brodie 2010). Pasobi na centralni nervovou soustavu (Khetan & Collins 2007); terapeuticky
mechanismus je spojen predevS§im s blokaci aktivity iontovych (sodikovych) kanal na
membranach bunék, jez je dlouhodobé spojovana s neurologickymi poruchami (Deckers et al.
2000; Czapinski et al. 2005; Lo 2014; Wang et al. 2017). Jde o zavedeny 1€k pro 1écbu epilepsie
(typu ,,grand mal“ a psychomotorické epilepsie) a je uinny i pii 1écbé neuralgie trojklanného
nervu. Dale se pouziva pfi bipolarni depresi ¢i jinych psychotickych poruchach (Clara et al.
2004; Cunningham et al. 2010; Banzhaf et al. 2012). Prodava se pod riznymi nazvy, jako napf.
Epitol, Carbatrol nebo Tegretol (Thacker 2005; Zhang et al. 2008). Standardni denni davka pro
dospélé pacienty ¢ini 800-1200 mg, miize viak dosahnout az 2000 mg (Thacker 2005). Udaje
o spotiebé CBZ v Evropé 1ze nalézt v praci Fent et al. (2006), k dispozici jsou také novéjsi data
napii¢ celym svétem (Yan et al. 2014; Hai et al. 2018). Zhang et al. (2008) uvadi, ze rocni
spotieba karbamazepinu na svété dosahuje 1014 t, nicméné vzhledem k nartstu spotieby 1€Civ
1ze predpokladat zvyseni této hodnoty béhem uplynulych 15-20 let.

O
Oéj\NHg
Obr. 1. Molekularni struktura CBZ (Khetan & Collins 2007)

Ptiblizn€ 72 % peroralné podaného karbamazepinu se adsorbuje v lidském téle a zbylych
28 % se vylouci stolici (Smith et al. 2009). Poté, co je adsorbovan, dojde k jeho metabolizaci
v jatrech (Khetan & Collins 2007; Zhang et al. 2008): cca 3 % davky se vylucuje v nezménéné
podobé (Thacker 2005). Metabolity, jako napt. 10,11-dihydro-10,11-epoxykarbamazepin
(CBZ-epoxid) ¢i trans-10,11-dihydro-10,11-dihydroxykarbamazepin (CBZ-diol; Reith et al.
2000), jsou nakonec vylou€eny moci (Zhang et al. 2008).

Karbamazepin vykazuje fadu nezadoucich UucCinkd zavislych na davkovani, jez
pravdépodobné souviseji s mechanismem jeho puisobeni. Mezi typické potize patii zavrate,
ospalost, ties, ataxie (porucha koordinace pohybi), diplopie (dvojité vidéni), oscilopsie
(rozmazané videéni) ¢i zvraceni (Brodie 2017). Bylo zjiSté€no, ze pro nosice genetického markeru
HLA-B*1502 (bézného v cinské, thajské a malajské populaci) existuje zvySené riziko
zavaznych koznich onemocnéni vyvolané karbamazepinem (Tangamornsuksan et al. 2013).
Karbamazepin je pravdépodobné malo vyznamnym teratogenem s nizkym a na davce zavislym
rizikem vzniku vrozenych vyvojovych vad (2,6-5,6 %; Mari et al. 2022).



Zakladni fyzikalné-chemické vlastnosti karbamazepinu jsou shrnuty v tab. 1. Jde o méalo
rozpustnou latku (Halling-Serensen et al. 1998; Kasim et al. 2004) s mirnou hydrofobicitou
(vyjadrenou jako log Kow), jez se bézné vyskytuje v prostiedi v nepolarni formé (vyjadieno jako
pKa). Hodnoty log Kow se méni v zavislosti na charakteru prostiedi a ¢asto se uvadi pro pH =
7. Jak uvadi Krascsenits et al. (2008), latky se stavaji negativné nabité (tzn. dochazi
k deprotonizaci), pokud pH > pKa. Vzhledem k velmi vysoké hodnoté pKa pro CBZ, dosahujici
horni hranice pH, lze povazovat CBZ za neutralni latku, a tudiz log Kow = log Kowpn=7).
Nicméné Kasim et al. (2004) uvadéji hodnotu pKa = 7 a v tomto piipadé by se karbamazepin
v realnych podminkach mohl chovat jako polarni latka (Fent et al. 2006). Néktefi autofi toto
tvrzeni podporuji tim, ze karbamazepin oznacuji jako hydrofilni latku vzhledem k tomu, ze log
Kow byva mensi nez 2,5-2,6 (Ying et al. 2009; Rauch-Williams et al. 2010; Yan et al. 2014),
resp. 4,5 (Gioia & Dachs 2012). Jelikoz v§ak hodnoty log Kow mohou byt 1 vyssi (viz tab. 1),
charakteristika latky (hydrofobni ¢i hydrofilni) neni jednoznacna.

Tab. 1. Vybrané charakteristiky karbamazepinu (CAS = Chemical Abstracts Service)

Cislo CAS 298-46-4 Daughton & Ternes 1999
Chemicky vzorec CisHi2N20O Daughton & Ternes 1999
Molekularni hmotnost (g/mol) | 236,3 Daughton & Ternes 1999
Rozpustnost ve vode (mg/l) 17,7 (pti 25 °C) Wishart et al. 2006
pKa 13,9 Jones et al. 2002
1,51-2,93 Jones et al. 2002; Ferrari et al. 2003;
log Kow' (vétsinou se uvadi | Kasim et al. 2004; Scheytt et al.
2,45) 2005; Cunningham et al. 2010

3.1.2 Vyskyt ve vodnim prostiedi

Hlavni zdroj znecisténi prostiedi 1€Civy a jejich metabolity predstavuji Cistirny odpadnich
vod (COV) (Daughton & Ternes 1999; Clara et al. 2004; Brun et al. 2006; Quinn et al. 2008),
nebot bézné konvenéni COV nejsou schopny odstranit tyto specifické latky (Ternes 1998; Doll
& Frimmel 2003; Zhang et al. 2008; Ying et al. 2009; Alvarino et al. 2014; Hai et al. 2018).
Ternes (1998) a Joss et al. (2005) uvadeéji, ze mira odstranéni karbamazepinu je nizka (<10 %),
piicemz CBZ byl zaznamenan ve vytocich z COV napii¢ Evropou (Ternes 1998; Ferrari et al.
2003; Clara et al. 2004) 1 jinde ve svété (USA, Kanada, Australie, Cina, J aponsko a Jizni Korea;
Zhang et al. 2008; Ying et al. 2009; Yuan et al. 2013; Yan et al. 2014). Znacné¢ odlisné vysledky
pfi Cisténi odpadnich vod zmifiuji Han et al. (2006), kdyz mira odstranéni CBZ v Jizni Koreji
dosahla 91,3 %, nicméné relativné vysoka ucinnost tamnich COV byla zaznamenana pro
vétsinu 1é¢iv. K obecné nizké uéinnosti procest vyuzivanych na COV pfispiva fakt, ze se CBZ
vyznamné neadsorbuje na pevné Castice (Evgenidou et al. 2015) a pfi kontaktu s Cistirenskym
kalem dochazi k odstranéni sorpci jen v omezené mite (do 20 %) (Ternes et al. 2004; Zhang et
al. 2008; Jelic et al. 2012; Wijekoon et al. 2013). Mezi u¢innéj§i metody ¢isténi odpadnich vod

I Kow = rozdélovaci koeficient oktanol/voda (vy$$i hodnoty jsou typické pro hydrofobni latky, jez jsou
vice rozpustné v oktanolu nez ve vod¢; Jjemba 2006)

10



patii nanofiltrace a reverzni osmoza (Bellona et al. 2008; Radjenovic et al. 2008) ¢i procesy
vyuzivajici aktivni uhli (vice viz Hai et al. 2018).

Na COV piitékaji odpadni vody zatizené 16&ivy z doméacnosti i nemocnic, piicemz tyto
latky a jejich metabolity pochazeji bud’ z lidského organismu, nebo jsou v nezménéné podobé
(nevyuzité ¢i proslé 1éky) splachovany do zachodu nebo umyvadla (Bound & Voulvoulis 2005;
Han et al. 2006; Zhang et al. 2008; Lapworth et al. 2012; Luo et al. 2014). Nemocni¢ni zafizeni
mohou byt vyznamnym zdrojem 1é¢iv. Na COV, jez &isti odpadni vody z domacnosti a péti
nemocnic, pochazelo 26 % CBZ z prostiedi lékaiské péce (Heberer & Feldmann 2005).
Nevyuzité ¢i proslé 1éky se mohou jako soucast odpadu dostat do vody i nepfimou cestou, a to
pii ukladani na skladkach, jejichz nedostatecné zabezpeCeni muZze zpusobit prusak do
podzemnich vod (Bound & Voulvoulis 2005; Khetan & Collins 2007; Quinn et al. 2008; Zhang
et al. 2008).

Vodni prostiedi mize byt kontaminovano nejen bodovymi, ale také plosnymi zdroji
zne&isténi. Typickym piikladem jsou zemé&dé&lské plochy s aplikovanym kalem z COV ¢&i
plochy zavlazované precisténou odpadni vodou, pfi¢emz Ié¢iva mohou byt po srazkové udalosti
splavena do fek a potokti (Ternes 2001). Tyto vody se biehovou infiltraci dostavaji do
sedimentt a znehodnocuji podzemni vody (Han et al. 2006; Zhang et al. 2008). Léciva mohou
do podzemnich vod pronikat i pfimou cestou — prusakem ptdnim profilem (z Cistirenského kalu
a/nebo odpadnich vod vyuzitych pii umél€ infiltraci) (Ternes 2001; Kinney et al. 2006; Zhang
et al. 2008). Bylo prokazano, ze CBZ pronika do povrchovych a podzemnich vod v§emi tfemi
popsanymi cestami (Drewes et al. 2003; Heberer et al. 2004; Pedersen et al. 2005; Monteiro &
Boxall 2009).

Karbamazepin se tedy muaze dostat do povrchovych a podzemnich vod (Heberer et al.
2002; Drewes et al. 2003; Clara et al. 2004; Stuart et al. 2012; Arlos et al. 2015) i do sedimentd
(Kondor et al. 2022), jiz byl detekovan dokonce v motiské vode (Wiegel et al. 2001).
Vzorkovani odhalilo jeho pfitomnost také v pitné vodé (Ternes 2001; Stackelberg et al. 2004;
Rabiet et al. 2006; Kozisek et al. 2013), nebot’ upravny vody (UV) stejné jako COV &asto
nedokazi 1é¢iva ucinné odstranit (Khetan & Collins 2007). Zdroje 1é¢iv vyuzivanych lidmi a
jejich transport v prostedi popisuje obr. 2.

LECIVA

Vylougeni (mog, vykaly) @8 = Nevyuzits léciva

Odpadnivody  -—cossiiifjsssss mmmjiRissss--  Skiidky

L4 4

COV e Kal/OV s Zemédélska pida
oiEsses-- Povrchové vody -

$
Podzemnivody -essnSjij——
$

Pitna voda

Obr. 2. Osud 1éciv v prostiedi (OV = odpadni vody)
(autor: Vojtéch Bardk; upraveno dle Halling-Serensen et al. 1998)
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Koncentrace CBZ ve vytocich zCOV a vodnim prostiedi obecné dosahuji hodnot
v fadech ng/l az pg/l (Heberer 2002; Fent et al. 2006; Zhang et al. 2008; Wick et al. 2009;
Alvarino et al. 2014). Ternes (1998) pii monitoringu 30 COV v Némecku zaznamenal max.
koncentraci karbamazepinu 6,3 pg/l. V povrchovych, resp. podzemnich vodach jsou bézné
detekovany nizsi hodnoty: max. 1,1 pg/l (Heberer et al. 2002; Némecko), resp. 3,6 pg/l (Stuart
etal. 2012; Velka Britanie). Nicméné jak uvadéji Ferrari et al. (2003) ¢i Hernando et al. (2006),
1éCiva jako karbamazepin predstavuji vaznou hrozbu pro vodni prostfedi zejména v pripadé,
pokud jsou precisténé odpadni vody vypoustény do recipientu bez fedéni. Malé toky s velkym
mnozstvim vody dodavané z COV mohou byt velmi zatizeny CBZ (Daughton & Ternes 1999;
Heberer et al. 2002; Cleuvers 2003), jak dokladaji méfeni v povodi feky Labe (tok Wiesenbach:
median 0,6 ng/l, max. 7,1 pg/l; Wiegel et al. 2004). Nejnoveéjsi data dokladaji, ze koncentrace
CBZ mohou byt jesté vyssi: Wilkinson et al. (2022) na toku La Senne River (Belgie) naméfili
hodnotu 10,3 pg/l, vzorkovani urbanizovanych toka v Budapesti a okoli (Madarsko) odhalilo
dokonce 58,9 ug/l (Kondor et al. 2022).

3.1.3 Chovani ve volné vodé a pri pruchodu sedimentem

Rada autord se zabyva zkoumanim osudu 16&iv pii &i§téni odpadnich vod, v povrchovych
vodach a pudach ¢i beéhem infiltracnich procesu (vice viz Loffler et al. 2005).

Hlavnimi procesy eliminace 1éCiv ve vodé jsou biodegradace, sorpce a fotodegradace
(Lam et al. 2004; Khetan & Collins 2007). Wiegel et al. (2004) provedli rozsahlé celoro¢ni
vzorkovani v podélném profilu feky Labe protékajici Saskem (170 km délky) a ve vSech 353
vzorcich fi¢ni vody naméfili koncentraci CBZ v rozsahu 20 az 300 ng/l. Fernandez et al. (2010)
se zamé&fili na riizna roéni obdobi a v fiénim systému Henares-Jarama-Tajo (Spanélsko; 130 km
délky) zjistili obdobné hodnoty (0,3-104 ng/l): nejnizsi koncentrace byly dosazeny pfi zimnim
odbéru (v dusledku fedéni v obdobi bohatém na srazky). Zhao et al. (2010) srovnavali hodnoty
v suchém a vihkém obdobi v systému fek Liuxi, Zhujiang a Shijing (Cina). Hodnoty CBZ na
150 km délky tokt byly nizsi oproti predchozim pracim (max. 43 ng/l), pficemz nevykazovaly
vyrazné znamky sezonni variability. Arlos et al. (2015) zkoumali Casoprostorovou distribuci
1é¢iv v povodi toku Grand River (Kanada). Vzorkovani v podélném profilu za nizkych letnich
prutokd odhalilo, Ze ackoli koncentrace CBZ v povrchové vodé jsou relativné nizké, jedna se o
perzistentni latku. Karbamazepin totiz nepodléhd degradaci a pretrvava ve vodnim toku 1 ve
vzdalenosti 27 km od vyznamného zdroje zne&isténi (COV). Velice nizkou miru degradace
CBZ ve stojatych vodach jiz dfive prokazali Tixier et al. (2003) v praci zamétrené na povodi
jezera Greifensee (Svycarsko), napajeného nékolika piitoky a vytoky z COV. Mnozstvi CBZ
ve vodnim sloupci dosahovalo ve srovnani s dal§imi 1é¢ivy nékolikanasobnych hodnot (to plati
jak pro simulované, tak naméfené koncentrace), pficemz sniZeni zatizeni béhem tfimési¢niho
vyzkumu bylo zapfi¢inéno zejména odtokem z jezera.

Vyzkumem degradace karbamazepinu v laboratornich podminkach se zabyvala fada
autort, zaméfujici se zejména na proces fotodegradace. Bylo zjisténo, ze fototransformaci (jak
ptimé, tak nepiimé fotochemické reakci) ve vodé podléha obtizné ve srovnani s ostatnimi 1é¢ivy
(Vione 2021). Degradaci latky mlze zvysit piitomnost organické hmoty (Doll & Frimmel 2003)
¢i nizké pH v kombinaci s absenci rozpusténého kysliku (Calisto et al. 2011). Hodnota DTso (1.
casu potiebného pro pozvolnou ztratu latky ve vysi 50 % pocatecni koncentrace) dosahla 100
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dni (Andreozzi et al. 2003), v ramci mikrokosmového experimentu pod Sirym nebem pak 82
dni (Lam et al. 2004).

Drewes et al. (2003) a Clara et al. (2004) sledovali chovani CBZ pfi infiltraci precisténych
odpadnich vod a jejich vzorkovani podzemni vody ukazalo, ze doslo jen k mirnému poklesu
koncentrace 1éCiva (pfisuzovanému spiSe efektu fedéni nez degradaci nebo adsorpci). Ke
stejnému zaveéru dosli pii zkoumani transportu karbamazepinu pti biehové infiltraci 1 Heberer
et al. (2004). Tyto vysledky i1 v prostfedi podzemnich vod potvrzuji, ze karbamazepin je velice
perzistentni latkou, jak uz diive naznacili Preuf et al. (2001). Z tohoto divodu lze uvazovat o
karbamazepinu jako o vhodném markeru antropogenniho znecisténi vodniho prostredi (Clara
et al. 2004), coz pozd¢ji zmifiuji i Heberer et al. (2004), Ying et al. (2009) ¢i Hai et al. (2018).

Oppel et al. (2004) se zabyvali prasakem 1éCiv (vCetné CBZ) v laboratornim experimentu
s valci naplnénymi padou, zavlazovanou umélym destém. Bez ohledu na mnozstvi organické
hmoty v pud€ nebyl karbamazepin v prusacich zjistén. Ackoli autofi vyuzili svrchni vrstvy
pudy (a upozoriuji, ze prenositelnost vysledki pro spodni vrstvy je potieba brat s rezervou),
Monteiro a Boxall (2009) v podobném typu prostredi nezjistili vyznamnou degradaci CBZ. Roli
muze hrat odliSny design, zejména co se tyCe typu experimentalniho zafizeni/nadoby a tloustky
vrstvy pudy.

Data z prostiedi sladkovodnich sedimentti byla az donedavna nedostate¢na (Diaz-Cruz et
al. 2003; Thacker 2005). Loffler et al. (2005) zkoumali biodegradabilitu 1éciv v barikach
vyplnénych fi¢nim sedimentem (s pfevahou pisku) a fi¢ni vodou. Hodnota DTso pro CBZ
doséahla 328 dni v systému voda/sediment (47 dni pouze ve volné vodé): tato vysoka stabilita
odpovida odolnosti latky viici degradaci. Krascsenits et al. (2008) sledovali sorpéni a desorpéni
chovani 1éCiv v fi¢nim sedimentu podobné zrnitosti, k cemuz vyuzili centrifugac¢ni zkumavky.
Na zékladé hodnot koeficientu Kqg (vyjadifyjiciho miru sorpce) oznacili CBZ jako latku
s vysokou mirou sorpce a nizkou mirou desorpce. I pfes nizkou mobilitu vSak muze CBZ
predstavovat environmentéalni hrozbu s ohledem na zvySenou perzistenci v prostiedi. Navic
rozpéti koeficientu byva Siroké, coz je patrné zapiicinéno riznymi sorpénimi vlastnostmi pevné
matrice (Loftler et al. 2005). Jak vSak uvadi Kiecak et al. (2020), sorpéni koeficienty ze
statickych test by mély byt vzhledem k podminkam pii provadéni hodnoceny s opatrnosti.

VEétsi vypovidajici hodnotu oproti vySe uvedenym experimentim maji tzv. ,column
studies”, jez vyuzivaji valce, obvykle naplnéné propustnym pis€itym sedimentem. Témito valci
protéka precisténa odpadni voda (stejné jako v ptipadé umélé infiltrace; Scheytt et al. 20006;
Patterson et al. 2010; Rauch-Williams et al. 2010; Patterson et al. 2011), povrchova voda
(simulace infiltrace do bfehii/dna; Miiller et al. 2013) nebo také uméle pfipravena podzemni
voda (simulace pohybu ve zvodnélé vrstvé sedimentu; Hebig et al. 2017). Po pfidani roztoku
1éCiv se sleduje jejich chovani pii transportu valcem. Scheytt et al. (2006) provadéli experiment
za nenasycenych podminek, pficemz CBZ vykazoval niz8i miru degradace a sorpce (retardacni
faktor R = 1,84) oproti diive zkoumanym nasycenym podminkam (R = 2,8; Mersmann et al.
2002). To muaze byt divodem, pro€ je ve vzorcich podzemni vody CBZ nalézan na rozdil od
ostatnich 1é¢iv pomérné pravidelné.

Dalsi studie se vétsinou zaméfovaly na provadéni experimentt za nasycenych podminek.
Dlouhodobé pokusy trvajici 12 mésict znovu prokazaly pomalou degradaci CBZ: za aerobnich
1 anaerobnich podminek (hodnoty DTso > 50-100 dni) (Patterson et al. 2010; Patterson et al.
2011). Patterson et al. (2011) poté provedli terénni pokus na misté odberu sedimentu se stejnym
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zdrojem vody, jenz laboratorni vysledky potvrdil. Sorpce CBZ byla velice nizka (R = 1,0).
Miiller et al. (2013) zjistili podobné hodnoty (R = 1,06-1,37), zatimco v praci Rauch-Williams
et al. (2010) dosahoval retardacni faktor irovné az 1,9. Tyto hodnoty jsou v§ak mnohem nizsi
ve srovnani s praci Mersmann et al. (2002) a spisSe odpovidaji vysledkim z nenasycené zony.
Kiecak et al. (2020) upozortiuji, ze rozdilné chovani latek v experimentalnich valcich 1ze
spojovat s ruznymi dimenzemi zafizeni, jeZ nebyly dosud sjednoceny. Svoji roli mohl sehrat
také obsah organického uhliku (Miiller et al. 2013): vy§8i miru retardace pii vyS§im obsahu
organické hmoty ptredpokladali jiz Scheytt et al. (2006) a Krascsenits et al. (2008). Hebig et al.
(2017) se proto zaméfili na vliv sloZeni substratu se tfemi riznymi podily organického uhliku.
Retardacni faktor se s rostoucim obsahem organické hmoty zvySoval (pfirozeny substrat: R =
4.9 pro CBZ) a ptivodni piedpoklad se tak potvrdil. Organicky material se pfitom muze podilet
i na degradaci nepolarnich polutantu, jako je pravé CBZ. Patterson et al. (2010) uvad¢ji R =
13,0 pii zvySeném obsahu organické hmoty, ale upozoriuji, ze kromé sorpce na organickou
hmotu se mohou zapojit i fyzikalni sorpcni procesy na povrchu mineralnich castic. Vysledky
laboratornich experimentii (a analyz vzorkd vody odebranych v terénu) vSak pii srovnani
s jinymi farmaceuticky aktivnimi latkami obecné ukazuji stabilitu a konzervativni chovani CBZ
pfi prichodu sedimentem z infiltracnich ploch.

Mnohem méné informaci mame o chovani CBZ v prostiedi jemnozrmnych sedimentd.
Banzhaf et al. (2012) vyuzili valci naplnénych sedimentem tvorenym pievazné jilem a
prachem, pficemz zkoumali efekt kombinace degradace a sorpce CBZ. Pti retardaci sehral svoji
roli vysoky obsah organické hmoty a také zvySena koncentrace dusi¢nant. Koncentrace CBZ
v sedimentu byly velmi vysoké ve srovnani s dal$imi 1€¢ivy a potvrdily tak dominantni roli
sorpce. Kiecak et al. (2020) ve své praci porovnavali chovani 1éciv vCetné CBZ v riznych
typech substratu (hruby pisek, jemny pisek, pis¢ita hlina) a zjistili, ze mnozstvi organické hmoty
ma vyznamngéjsi vliv na retardaci 1€¢iv nez obsah jemnych (jilovych) ¢astic. Mira biodegradace
byla obecné& nizka, taktéz sorpce CBZ nebyla nikterak vyznamna (R = 1,0-1,87). Nicméné jak
v pripad€ hrubozrnnych, tak jemnozrnnych sediment hraje z hlediska ovlivnéni chovani CBZ
v sedimentu zasadni roli pfitomnost a mnozstvi organického uhliku.

Ojedinélé hodnoceni chovani CBZ na rozhrani voda-sediment ve vétSim prostorovém
méfitku pochazi zjednoduchého pre-testu s mofskou vodou a smési jemného az stfedné
zrnného substratu (Freitas et al. 2015). Do akvaria byl aplikovan roztok CBZ (koncentrace 3
ug/l) a po péti dnech autofi zjistili, ze 91 % karbamazepinu zistalo ve vodnim sloupci. Nizkou
miru sorpce lze stejné jako ve vyse uvedenych piipadech piisoudit hlavné nizkému obsahu
organické hmoty. Na zakladé té€chto vysledkl tedy autofi pii dalSich vyzkumnych aktivitach
(bohuzel) neprovadéli kvantifikaci CBZ v sedimentu.

3.2 Mlzi
3.2.1 Charakteristické vlastnosti

Mlzi (Bivalvia) nalezi mezi vodni mékkyse, obyvajici motské, brakické a sladkovodni
prostiedi (Lemer et al. 2019). Maji jak infaunalni, tak epifaunalni zpasob zivota. Infaunalni

mlzi se zahrabéavaji do bentického substratu, zatimco epifaunalni mlzi se pomoci byssovych
vlaken €i adhezi pfichycuji k tvrdému substratu nebo k sobé navzdjem (Vaughn & Hoellein
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2018). Typickym znakem mlzi je dvoudilna schranka tvofena miskami (lasturami) a svalnata
noha (Cuttelod et al. 2011). Maji zabry, jez kromé dychani slouzi taktéz k filtraci potravy,
pficemz z vody vychytavaji zejména fasy, bakterie a (ne)rozpusténé organické latky (Dillon
2004). Nékteré druhy mohou potravu ziskavat ze sedimentu pomoci vysunuté nohy (Vaughn &
Hoellein 2018).

Mlzi se rozdéluji do Sesti hlavnich podtiid (Gonzélez et al. 2015): (1) Protobranchia
(mofsti mlzi obyvajici hlavné hluboké vody; vice viz Sharma et al. 2013), (2) Pteriomorphia
(mofsti epifaunadlni mlzi; vice viz Matsumoto 2003), (3) Palaeoheterodonta (sladkovodni
mlzi), (4) Archiheterodonta (mof$ti, vétSinou infaunalni mlzi; vice viz Gonzalez & Giribet
2015), (5) Anomalodesmata (mofsti epifaunalni a infaunalni mlzi obyvajici jak mélké, tak
hluboké vody; vice viz Harper et al. 2000), (6) Imparidentia (moi§ti mlzi; vice viz Bieler et al.
2014).

Sladkovodni mlzi jsou rozdéleni do dvou tada: Unionida (,,velci mlzi“; napf. zastupci
rodu Anodonta) a Venerida (napt. zastupci rodu Corbicula). Patfi mezi ohrozené zivocichy
(zjm. velci mlzi z Celedi Unionidae), jejichz populace klesaji na celém svété (Lopes-Lima et al.
2014; Lopes-Lima et al. 2018). Svou roli hraje hlavné komplexni vyvojovy cyklus velkych
mlzi, zahrnujici parazitické larvalni stadium (glochidium) na hostitelskych rybach (Araujo et
al. 2009): glochidie obvykle hostiteli neskodi a mize se vyvijet nékolik tydnua az rok (Barnhart
et al. 2008). Mezi dalsi pficiny ohrozeni patfi ztrata a fragmentace habitatu, zneci§téni, zmény
prutokového rezimu, klimatické zmény a také invazni druhy mlzi a ryb (Dudgeon et al. 2006;
Geist 2011; Lopes-Lima et al. 2014; Lopes-Lima et al. 2018).

3.2.2 Invazni druhy

Jako invazni oznacujeme takové druhy, u nichz dochazi k Sifeni mimo pfirozeny areal
vyskytu a kompetici o habitat a potravni zdroje s pivodnimi druhy (Kraszewski & Zdanowski
2007). Invazni druhy pfedstavuji jednu z nejvyznamnéj$ich globalnich hrozeb pro biologickou
rozmanitost (Carlton & Geller 1993; Sousa et al. 2014), piicemz sladkovodni ekosystémy jsou
obzvlasté siln¢€ zasazeny (Strayer 2006; Geist 2011). ZavleCeni neptivodnich druha vétsinou
souvisi s lidskou ¢innosti, jako je obchod nebo akvakultura (Cohen & Carlton 1998; Sousa et
al. 2014). Mezi invazni druhy mlzi patti korbikula asijska (Corbicula fluminea Miiller, 1774)
(Bivalvia: Cyrenidae) a skeblice asijska (Sinanodonta woodiana Lea, 1834) (Bivalvia:
Unionidae) (Lopes-Lima et al. 2014).

Corbicula fluminea (viz obr. 3, str. 16) pochazi z Asie a do Evropy se dostala v 80. letech
20. stoleti. Rychle se §ifi predev§im v disledku lidské Cinnosti (pfenos volné plovoucich
planktonnich larev v zatézové vodé balastnich nadrzi lodi; Horsak 2018). V Ceské republice
byla poprvé nalezena v roce 1999 (Horsak 2018), pfiCemz se §ifi proti proudu Labe do stfednich
Cech a osidluje i n&které piitoky, jako je Vltava a Ohte (Beran 2018). Obyva piedevsim tekouci
vody s riznym typem sedimentd. Jeji lastury jsou silnosténné a zebernaté, vétSinou dosahuji
velikosti do 4 cm (Beran 2018).

Jedna se o rychle rostouci druh s opakovanou reprodukci béhem roku (McMahon 1991).
Vétsina studii dospéla k zavéru, ze se tento druh rozmnozuje dvakrat rocné. Nékteré studie vSak
zjistily pouze jedno, nebo naopak tfi obdobi rozmnozovani, pficemz rozdily mezi jednotlivymi
roky byly zjistény 1 na stejné lokalité (Doherty et al. 1987; Darrigran 2002). Vykyvy v poctu
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reprodukcnich obdobi mohou souviset s teplotou vody (Hornbach 1992; Rajagopal et al. 2000;
Mouthon 2001b) a/nebo s potravnimi zdroji dostupnymi v ekosystému (Cataldo & Boltovskoy
1999; Mouthon 2001a; Mouthon 2001b). Ve srovnani s ostatnimi sladkovodnimi mlzi ma C.
fluminea zvySenou asimilaci, coz ji umoziuje absolutni pfenos energie do reprodukce. Tim je
podporena vysoka plodnost, ale nasledkem toho je vysoka imrtnost po celou dobu zivota. Nizké
prezivani dospélych jedinci vede k tomu, ze v populacich prevlada vysoky podil mladych
jedinct (McMahon 2000; McMahon 2002). C. fluminea ¢asto dosahuje vysokych hustot (Cohen
et al. 1984; viz obr. 4), v Severni Americe se uvadi vice nez 100 tisic jedinct na m? (Beran
2018). Jednim z divodi muze byt fakt, ze mize ziskavat potravu jak z vodniho sloupce (pomoci
sifontl), tak ze sedimentu (pomoci vysunuté nohy; Reid et al. 1992; Hakenkamp & Palmer
1999). Délka zivota tohoto druhu je variabilni v rozmezi od 1 do 5 let (McMahon 2000).

Obr. 3 (vlevo). Corbicula fluminea a jeji schranka
(autor: O. Zicha; Novak 2022)
Obr. 4 (vpravo). Corbicula fluminea ve svém piirozeném prostiedi
(autor: V. Prié; Aldridge et al. 2012)

Vzhledem k vysoké mife filtrace i schopnosti vyuZzivat bentické zdroje potravy muze
dokonce vytlacit puvodni spoleCenstva mlzi (Strayer et al. 1999). Vysoka hustota tohoto
infaunalniho druhu mé za nasledek nejen kompetici o potravu (Strayer 1999), ale taktéz
omezeni prostoru k zahrabani (Fuller & Richardson 1977). Sediment obohaceny o organické
latky (prostiednictvim biodepozice; Hakenkamp & Palmer 1999) ma za nasledek redukci ristu
a preziti pavodnich druhtt m1za, nebot intenzivni aktivita mikroorganismu brani vstupu kysliku
do sedimentu (Pelegri & Blackburn 1995).

C. fluminea mize byt nalezena v Cistych i znecisténych vodach, pfiCemz dokaze
absorbovat velké mnozstvi znecistujicich latek. Nekolik terénnich studii prokézalo, ze tento
druh je dobrym bioindikéatorem znecisténi t€zkymi kovy €1 jinymi kontaminanty (Doherty 1990;
Inza et al. 1997; Cataldo et al. 2001b). Schopnost bioakumulace a biomagnifikace (akumulace
v téle pres potravni fetézce) kontaminantd Cini z C. fluminea vhodny model v ekotoxikologii
(Cataldo et al. 2001a; Cataldo et al. 2001b; Baudrimont et al. 2003; Achard et al. 2004).

Sinanodonta woodiana (viz obr. 5, str. 17) ma svij ptivod v jihovychodni Asii, pficemz
tento druh prostifednictvim rybi obsadky jiz kolonizoval fadu evropskych zemi (Kraszewski &
Zdanowski 2007; Lajtner & Crn€an 2011). Hlavni geneticka linie pochézi z povodi feky Jang-
c'-tiang (Kondakov et al. 2018; Kone&ny et al. 2018). Prvni nalez v CR se datuje do roku 1996
(Horsak 2018), zjizni Moravy se rozsifil do mnoha vodnich tokd a nadrzi vcetné Vltavské
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kaskady (Douda 2018). Preferuje jemnéjsi sediment pro snadné zahrabani (do 1/3 az 1/2 vysky
schranky; Kraszewski & Zdanowski 2007). Druh vykazuje preferenci vysokoteplotnich
stanovist (Kraszewski & Zdanowski 2007) a vyskytuje se v fekach s bodovym termalnim
znecCisténim (Krolak et al. 2017; Bespalaya et al. 2018) nebo pod vodnimi nadrzemi s vypustémi
teplé vody (Bddis et al. 2014). V pfirozeném arealu vyskytu druhu znamena chlad limitujici
faktor reprodukce vzhledem k sezonnosti pohlavniho dospivani (Dudgeon & Morton 1983).
Muze dosahnout velikosti az 25 cm a hmotnosti vCetné schranky s hladkym povrchem az 1,6
kg (Dobler et al. 2022).

Obr. 5 (vlevo). Sinanodonta woodiana a jeji schranka
(autor: neuveden; Kraszewski & Zdanowski 2007)
Obr. 6 (vpravo). Vzorek jedinct Sinanodonta woodiana z kanalu v povodi feky Ob
(autor: LV. Vikhrev;, Kondakov et al. 2020)

Jedna se o hostitelského generalistu, vyuzivajiciho pro larvalni vyvoj jakékoliv druhy ryb,
které jsou puvodni v invazni oblasti (Douda et al. 2012), coz vede ke snaz§imu Sifeni oproti
ptvodnim druhtim velkych mlzi. Infikace ryb ma také za nasledek snizenou uspésnost vyvoje
glochidii ostatnich druhti (Douda 2018). Vysoka hustota dospélé populace S. woodiana
koresponduje s vysokou produkci larev (Douda et al. 2012; Labeckd & Domagala 2016), ma
tak schopnost produkovat glochidie dvakrat az tfikrat rocné (Sarkany-Kiss et al. 2000). Celkem
muze jedna samice mlze produkovat né€kolik set tisic glochidii kazdy rok (Wachtler et al. 2001).
Vzhledem k vysoké pocetnosti (viz obr. 6) a filtradni aktivité (> 60 jedincti/m?, biomasa > 25
kg/m?) mé velkou vyhodu v kompetici o potravu (Kraszewski & Zdanowski 2007; Sousa et al.
2014; Douda 2018). Svou roli hraje i zavleCeni paraziti a nemoci (Sousa et al. 2014). Mezi
dalsi faktory, které pfispivaji k jejimu Sifeni, patii Siroka tolerance s ohledem na stanovisté
(Lajtner & Crn¢an 2011), potravu (Liu et al. 2014) a znecCisténi (Corsi et al. 2007; Bielen et al.
2016).

Poznani vySe uvedenych druhti postupné vedlo k nartstu poctu studii zabyvajicich se
biologickymi invazemi v poslednich desetiletich (napt. PySek & Richardson 2007). Dnes Cetné
mnozstvi studii shrnuje dopady invaznich druhti na Grovni jednotlivel, populaci, spoleCenstev
a ekosystému (Ehrenfeld 2010; Simberloff 2011; Sousa et al. 2011; Strayer 2012), a dalsi
upozoriuji na velké ekonomické dopady zptisobené biologickymi sktudci (Pimentel et al. 2000;
Vila et al. 2010).
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3.2.3 Role v ekosystému

Mlzi plni ve sladkovodnich ekosystémech tadu funkci, jez mohou byt vyjadieny jako
ekosystémové sluzby (tj. uzitky, jez Clovek ziskava z ekosystému), k nimz prispivaji nebo je
poskytuji. Tyto sluzby 1ze rozd€lit do nasledujicich ¢tyt skupin: (1) regulujici (prazra¢nost vody
— biofiltrace); (2) podporujici (recyklace a ukladani zivin, habitat pro organismy, modifikace
substratu a potravni sité); (3) zasobujici (napf. zdroj potravy); (4) kulturni (Vaughn 2018).

Mlzi jsou schopni pfi biofiltraci odstranit znaéné mnozstvi Castic z vody (Vaughn 2018).
Jejich filtra¢ni aktivita ma nejvétsi ucinek na ekologické procesy tehdy, pokud je biomasa mlzi
velkd (Strayer et al. 1999; Vaughn & Hakenkamp 2001). Nektefi mlzi ziskavaji potravu
filtraci nejen volné, ale 1 porové vody nebo vyuzivaji ¢astice ulozené na povrchu/uvniti
sedimentu (McMahon 1991), a tudiz je Ize posuzovat jako spojovaci ¢lanek mezi pelagickymi
a bentickymi procesy (mezi vodnim sloupcem a sedimentem; Hakenkamp & Palmer 1999).

Ziviny (a bohuZel také kontaminanty) jsou ukladany do tkani & schranky jedinct nebo
do fekalnich pelet ¢i pseudopelet. Rozklad biodepoziti muze predstavovat hlavni cestu pro
odvadeéni dusiku ze sedimentu (Krantzberg 1985), nicméné ziviny jsou také pifimo vylu¢ovany
organismy v rozpusténé podobé (Vaughn & Hakenkamp 2001; Vaughn 2018). Tak mohou byt
vyuzity dal§imi organismy: dochazi pfitom k ovlivnéni potravnich siti ve vodnim a posléze 1
suchozemském prostiedi (Vaughn 2018). Role biodepozice fekalnich pelet a pseudopelet je
malo znama (Vaughn & Hakenkamp 2001; Vaughn 2018), nicméné muze pritom dochazet
k nartistu obsahu organické hmoty v sedimentu (Hakenkamp & Palmer 1999; Newell et al.
2002) a podpote anoxie v blizkosti rozhrani voda-sediment (Bruesewitz et al. 2008). Organismy
vyuzivajici biodepozity jako potravu vSak mohou zpomalovat akumulaci organického odpadu
a zaroven odstrariovat ziviny v odpadnich produktech (Yuan et al. 2016).

Hrabajici mlzi mohou svou ¢innosti ovliviiovat 1 strukturu sedimentu (tzv. bioturbace),
¢imz v ném zvysuji obsah vody, homogenizuji jej a taktéz zajist'uji prunik kysliku do vétSich
hloubek (McCall et al. 1979; Levinton 1995). Promichéani organické hmoty do hlubsich vrstev
sedimentu ji mize vystavit anoxickym ¢i anaerobnim rozkladnym procesim; kdyZz se naopak
dostane blize k povrchu, rozklad jiz maze probihat za oxickych podminek (Banta & Andersen
2003; Mermillod-Blondin et al. 2008). Resuspendace Castic muze zvySit zakal ve vod¢, a tak
ovlivnit nejen epibentické druhy, ale i druhy obyvajici prostiedi volné vody (Pang et al. 2012;
Remaili et al. 2016, Tian et al. 2020). Pfi bioturbaci dochézi také ke zvySené vymené zivin mezi
vodou a sedimentem (Mermillod-Blondin et al. 2008; Zhang et al. 2011; Turek & Hoellein
2015), pficemz mira odvadeéni fosforu ze sedimentu zavisi mj. na kyslikovém rezimu a redox
potencialu (Krantzberg 1985). Narast koncentrace siran(i a dusi¢nant ve vodé v dusledku
bioturbac¢ni Cinnosti (tj. uvolnéni redukované siry, resp. produkce amoniaku, a jejich nasledna
oxidace) byl dolozen v praci Lagauzere et al. (2014). Mlzi v§ak mohou zpétn¢ zvysit dostupnost
dusi¢nand v sedimentu pii jejich toku z volné vody v dasledku zvySeného proudéni (filtraci
nebo hrabanim; Bruesewitz et al. 2008; Zhang et al. 2011). Vliv bioturbace na ekosystémové
procesy je znacn€ podminén potencialem organismu k prepracovani substratu, a to v disledku
druhové specifickych vlastnosti, jako jsou velikost téla, metabolismus nebo potravni strategie
(Solan et al. 2004).

Majdi et al. (2014) zkoumali zastupce Corbicula fluminea pii experimentu zabyvajicim
se kvantifikaci pfepracovani sedimentu (bioturbacni aktivitou) pomoci fluorescencni stopovaci
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latky. Bioturbace byla vyvolana predevsim aktivitou vysunuté nohy mlzi, ktera slouzi
k ziskavani potravy. Mali mlzi odstraniovali vétsi Castice z povrchového sedimentu v porovnani
se stfedn€é velkymi a velkymi mlzi, zatimco velci mlzi transportovali Castice hloubéji do
sedimentu. C. fluminea miuze mit vyznamny vliv na dynamiku distribuce sedimentt v usecich
s mékkym dnem.

Nejen aktivita mlzi, ale i1 jejich schranky pfispivaji k diverzit€ struktury habitatt
v prostiedi, nebot’ slouzi jako podklad pro kolonizaci epifytickych a epizoickych organismu
(Beckett et al. 1996; Gutiérrez et al. 2003).

Z hlediska potravnich vztahd jsou mlzi dalezitou kofisti pro Sirokou skalu organismi
(Vaughn & Hoellein 2018), naptiklad pro pizmovky (Tyrrell & Hornbach 1998) a zelvy
(Atkinson 2013). Pizmovky vytvareji hnizda ze schranek mlzi a jsou schopny vyznamné
ovlivnit pocetnost a velikostni strukturu velkych mlzi. Pravéci lidé se zivili mlzi a vyuzivali
jejich lastury jako ozdoby, néstroje a nacini (Haag 2012). Mlzi a korysi se dodnes bézné
konzumuji v mnoha regionech jihovychodni Asie (Bolotov et al. 2014). Znamy je také diive
rozsahly sbér perlorodek pro jejich perly a vyrobu perletovych knofliki (Humphries &
Winemiller 2009). Soucasna lidska populace ma z mlzi ptimy prospéch z hlediska produkce
potravin a komercnich produktd, jako jsou napf. stavebni material pro silnice, vyroba betonu
nebo hnojiva (Vaughn & Hoellein 2018).

3.3 Bentos a dynamika polutanti na rozhrani voda-sediment

Bentos zahrnuje vSechny zivocisné (zoobentos) a rostlinné organismy (fytobentos), jez
ziji na dné ¢i biehu vod. Lze je nalézt uvnitf i na povrchu sedimentd v§eho druhu (bahno, pisek,
Stérk, kameny), mimo to obyvaji také prostfedi vodnich makrofyt (ziji mezi rostlinami nebo na
jejich povrchu). Z hlediska velikosti rozliSujeme tii skupiny bentickych zivocichi:
makrozoobentos (organismy dostate¢né velké na to, aby se udrzely na hrubém situ velikosti oka
0,5 mm), meiozoobentos (projdou hrubym sitem, ale udrzi se na jemném situ velikosti oka 0,05
mm) a mikrozoobentos (projdou i jemnym sitem, pfi¢emz mohou tvofit >95 % jedinct, >50 %

druhti a ~25 % biomasy ve spoleCenstvu zoobentosu; Strayer 2009). Kromé toho je lze na
zaklad€ schopnosti pohybu rozdélit na prisedlé (sesilni) a pohybujici se (mobilni) zivocichy.
Dale bude pojednano o bentickych makrobezobratlych mobilnich organismech.

3.3.1 Polutanty a bioakumulace

Organismy, jez ziskavaji potravu filtraci z vodniho sloupce (,,filter-feeding™) nebo umi
vyuzit Castice sedimentu (,,deposit-feeding*), mohou akumulovat ziviny 1 polutanty ve svém
téle (tzv. bioakumulace). Mlzi jsou Casto vyuzivanymi bioindikatory znecisténi vody, zejména
tézkymi kovy, PAU (polycyklické aromatické uhlovodiky) a 1éCivy (de Solla et al. 2016;
Archambault et al. 2018; Khan et al. 2019). Corbicula fluminea dokaze odstranit virus ptaci
chiipky z vody (a snizit tak jeji infekcnost; Faust et al. 2009). Kromé toho ve vod¢ snizuje také
koncentrace 1é¢iv a hydrofobnich organickych latek, jez nelze odstranit konvenénimi COV
(Ismail et al. 2014). Tyto a podobné latky se vSak mohou vracet zpét do prostiedi pii vyluCovani
z €l zivocCichu, a byt tak dostupné pro ostatni organismy (v pivodni ¢i metabolizované formé;
Banta & Andersen 2003). Moznost ukladani polutanti do biodepoziti (v piipadé mlzi jde o
fekalni pelety a pseudopelety) byla naznaCena jiz v kap. 3.2.3. Navic se na tyto odpadni
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produkty mohou adsorbovat i latky z volné vody: jak bylo uvedeno v kap. 3.1.3, zvySena sorpce
vice ¢i méné hydrofobnich latek (jako CBZ) byva ¢asto spojovana s vys$§im obsahem organické
hmoty. Pravé Corbicula ptitom dokaze vyrazn€ ovlivnit mnozstvi organickych latek
v sedimentu: pfi filtraCnim zplisobu ziskavani potravy se zasoby zvysuji (pfi produkci fekalnich
pelet a pseudopelet; viz kap. 3.2.2), pii vyuzivani ¢astic sedimentu se naopak snizuji (kvili
konzumaci dnového organického materialu; Levinton 1995; Hakenkamp & Palmer 1999).

O ucinku polutantl zatézujicich samotné mlze stale nemame dost znalosti (Vaughn 2018).
Léciva, jako je karbamazepin, obecné pro sladkovodni organismy neptedstavuji riziko akutni
toxicity, nebot’ koncentrace bézné métrené ve vodnim prostiedi (viz kap. 3.1.2) jsou fadove nizsi
nez hodnoty LCso a ECso (1j. koncentrace zptsobujici 50 % mortalitu, resp. obecné negativni
ovlivnéni organismu) z laboratornich testd toxicity (Jos et al. 2003). Hodnota rizikového
kvocientu (poméru realné koncentrace a predpokladané koncentrace bez neptiznivého efektu)
ovSem pro karbamazepin €ini az 5,89 (Kondor et al. 2022), pfi¢emz hodnoty vétsi nez 1 ukazuji
na vysoké ekologické riziko latky pro vodni organismy. JeSté vyznamnéjsi mohou byt
chronické ucinky expozice, jez zahrnuji zménu chovani, snizeni imunitni odolnosti ¢i zmény
v rastu a plodnosti (Quinn et al. 2008; Brand&o et al. 2013; Gust et al. 2013; Lamichhane et al.
2013). Vysledky laboratornich testt toxicity vSak mohou podhodnocovat citlivost organismi
vuci polutantim v realném prostedi (Buchwalter et al. 2007; Clements et al. 2013).

3.3.2 Polutanty a bioturbace

Procesy transportu a akumulace latek obsazenych ve vodé ¢i sedimentu nemusi byt
ovlivnény pouze pruchodem skrz t€la organismu, ale i jejich pohybovou aktivitou (bioturbace;
viz kap. 3.2.3). Role bentickych bezobratlych zivocichi, jako jsou larvy hmyzu, mlzi, korysi
nebo malostétinatci, je zasadni pii popisu dynamiky Sirokého rozpéti latek ve vodnim prostredi
(Krantzberg 1985; Levinton 1995). Ovlivnéni kyslikového ¢i zivinového rezimu na rozhrani
voda-sediment jiz bylo naznaceno v kap. 3.2.3. ZvySeni dostupnosti kysliku mize stimulovat
mikrobialni procesy degradace polutanti (Levinton 1995; Banta & Andersen 2003; Nogaro &
Mermillod-Blondin 2009; Lagauzere et al. 2014), zatimco pfi poklesu koncentrace O, (pokud
je spotieba vyssi nez jeho tok z vody) dochazi k inhibici ¢innosti mikroorganismu. Rezim a
intenzita bioturbace mize zmeénit slozeni mikrobialnich spoleCenstev a nasledné ovlivnit jak
tok zivin a polutantd, tak bentické potravni sité (Boeker et al. 2016). Zmény koncentrace O, a
posun pH koreluji s redistribuci stopovych prvka a tokem Zivin a polutanti ze sedimentu do
vodniho sloupce (Krantzberg 1985; Levinton 1995). Polutanty , pohibené” v sedimentu se
davaji bioturbaci do pohybu a zvySuji riziko navratu do prostedi volné vody, odkud ptivodné
pochazeji (Banta & Andersen 2003; Gilroy et al. 2012; Pang et al. 2012; Lagauzere et al. 2014;
Tian et al. 2020). Tok polutanta probiha také opacnym smérem (v rozpusténé forme z volné do
poérové vody a pii zaclenéni do sedimentu ve vazané formé; Lagauzere et al. 2014; Tian et al.
2020), k redistribuci a zménam chemickych forem polutantti miize dochazet i uvniti sedimentu
(Krantzberg 1985). Nogaro a Mermillod-Blondin (2009) v tomto smyslu upozoriuji, ze
pfitomnost bioturbatorti miize mj. zvySsit propustnost infiltra¢nich systému a kontaminaci zdroja
podzemni vody.

VEétsi vyznam z hlediska bioturbace maji infaunalni druhy, jez pfepracovavaji sediment
do vétsi hloubky nez druhy epifaunalni. Typickym zastupcem infaunalnich organismi je
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Corbicula fluminea (Turek & Hoellein 2015), zatimco tzv. velci mlzi (jako napt. Sinanodonta
woodiana) spise piehrabavaji svrchni vrstvy sedimentu (viz kap. 3.2.1, 3.2.2). Kromé& rezimu a
intenzity bioturbace hraje roli i poCet a velikost hrabajicich organismt (vzhledem k vysoké
pocetnosti je tfeba se zabyvat invaznimi druhy; viz kap. 3.2.2), navic je tfeba piihlédnout ke
slozeni, koncentraci a fyzikalné-chemickym vlastnostem Casto komplexni smési polutantt
(Banta & Andersen 2003). Nepopiratelny vliv na chovani bioturbatord a polutanti maji také
charakteristiky sedimentu (Nogaro & Mermillod-Blondin 2009). Nogaro et al. (2009)
ptipodobiiuji procesy ,,bottom-up“ (vliv slozeni a struktury sedimentu) a ,top-down* (vliv
bioturbace) kontrolnim mechanismim regulace spoleCenstev. Souhrnnou roli bioturbace
v procesu transportu polutanti na rozhrani voda-sediment pfiblizuje tab. 2 (viz str. 22).
Gerino et al. (2003) rozliSuji pét funk¢nich skupin bioturbatora:

1. organismy, jejichz aktivita na povrchu usti v nahodny difuzni pohyb sedimentt (tzv.
biodifuzofi) (napt. korysi — blesivci);

2. organismy orientované vertikalné vici rozhrani voda-sediment a dopravujici material
smérem nahoru (napf. niténkoviti);

3. organismy orientované vertikalné vici rozhrani voda-sediment a dopravujici material
smérem dolu;

4. organismy premistujici sediment a vytvarejici oteviené chodby, ty zlstavaji po
opusténi soucasti matrice sedimentu (tzv. regeneratofi; napf. epifaunalni mlzi),

5. organismy hloubici rozsahlé chodby, ty jsou propojeny a poté zavodnény biologickou
aktivitou (tzv. bioirigatofi; napt. infaunalni mlzi ¢i pakoméaroviti).

Vétsina praci se stejné jako v pripadé bioakumulace (viz kap. 3.3.1) zabyva predevS§im
vlivem bioturbace krouzkovcu (niténkoviti) a larev hmyzu (pakomaroviti) na chovani kovu a
PAU v sedimentu (napt. Pang et al. 2012; Lagauzere et al. 2014; Remaili et al. 2016; Tian et
al. 2020). Jiz méné se studie soustiedi na koryse ¢i meékkyse a chovani 1éciv. Gilroy et al. (2012)
zkoumali chovani CBZ vjezernim sedimentu za pfitomnosti endobentického druhu
Chironomus dilutus (pakomaroviti) a epibentického korySe Hyallela azteca. Chironomus se
vzhledem k vyS$§i mife bioturbace podilel na vétsi desorpci 1é¢iva do volné vody, tudiz 1 na
zvySeni jeho dostupnosti pro vodni organismy. Role bioturbace v dynamice CBZ se jevi jako
vyznamna, nebot’ Krascsenits et al. (2008) zjistili, ze bez vlivu organismi ma jen nizkou miru
desorpce (viz kap. 3.1.3). Nicméné jak Gilroy et al. (2012) uvadéji, riziko toxického efektu na
benticka spolecenstva vyplyvajici z expozice 1éCiv je pravdépodobné nizké, jelikoz sorpce na
sediment pfispiva ke snizeni dostupnosti CBZ ve srovnani s testy toxicity provadénymi pouze
s vodou.

Freitas et al. (2015) se zabyvali vlivem CBZ na endobentického mlze Scrobicularia plana
a mnohostétinatého krouzkovce Diopatra neapolitana (obyvajicich motské ¢i brakické vodni
prostfedi), tzn. pfimo se nesousttedili na chovani latky mezi vodou a sedimentem v akvarijnich
nadrzich. Nicméné méfeni koncentraci CBZ ve volné vodé béhem 28-denniho experimentu
neodhalila vyznamné rozdily oproti pre-testu (viz kap. 3.1.3), tzn. ze vétSina aplikované latky
zustala ve vodnim sloupci. Ackoli se jedna o ojedinéla data, vzhledem k omezenému poctu
meéteni (na zacatku a na konci experimentu) a bez zohlednéni vyznamu sorpcnich/desorpénich
procesu je tfeba brat je s rezervou.
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Bioturbace muze ovliviiovat dynamiku polutantd mezi vodou a sedimentem. Podobné
jako pfi zkoumani chovani polutanti v sedimentu v ramci tzv. ,,column studies” (viz kap. 3.1.3)
1ze sledovat tok latek v infiltracnich valcich vcetné vlivu bioturbatord (Mermillod-Blondin et
al. 2008; Nogaro & Mermillod-Blondin 2009; Nogaro et al. 2009). Uvedené prace se pfitom
zaméfily na vliv niténkovitych a/nebo larev pakomarovitych na tok kovi a PAU.

Tab. 2. Vliv bioturbace na transport rozpusténych a nerozpusténych latek (upraveno dle Banta
& Andersen 2003)

PROMICHANI CASTIC (vazané latky)

1. Ukladani sedimentii na povrch, resuspendace

Expozice ,,Cistych” sedimentd vici polutantim ve
vode (-)
2. Promichani povrchovych sedimentii do hloubky

ZvySené odvadéni polutantt (+)

Presun polutantti do anaerobni zony
(Casto ve stabilng&jsi forme) (+)
ZAVODNENI (rozpusténé latky)
1. Biodifuze

Veétsi hloubka znecisténi (-)

Vyssi tok polutantu mimo sediment

™)

Polutant ve vodé pritahovan rychleji a hloubéji do
sedimentu (-)

2. Zavodnéni chodeb

Vyplaveni polutantt z porové vody
v blizkosti chodeb (+)

Polutant ve vodé zaclenén do sedimentu okolo
chodeb (-)

3. Advektivni zavodnéni

Vyplaveni polutantt ze sedimentu

™)

Polutant ve vode¢ pfitahovan do sedimentu (-)

4. Transport O2

Stimulace aerobniho rozkladu org.
polutantli, zpomaleni redukce
sirana (redukce methylace rtuti) (+)

Oxidace sedimentt vedouci ke zvySené mobilité
kovt vazanych na sulfidy (-)

METABOLIZACE

Odstranéni org. polutantli ze
sedimentu (+)

Metabolity jako potencialné vice toxické a mobilni
latky oproti matefskym slouceninam (-)

4 Metodika

4.1 Experiment v prostorovém méritku
4.1.1 Experimentalni systém

Pro chod experimentu byl vyuzit pulzni pratokovy systém s automatickym davkovanim
krmiva (,,pulsed flow-through (PFT) auto-feeding beaker system*) pro chov juvenilnich mlza
(Kunz et al. 2020). Tento systém je zalozen na principu periodického dodavani smési vody a
cerstvého krmiva do kadinek s mlzi. Karel Douda a jeho tym jej sestavili v modifikované
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podobé& v laboratofi FAPPZ CZU za uéelem provadéni laboratornich experimentd (vice viz
Mohammadi et al. 2022).

PFT systém je schematicky znazormné&n na obr. 7 (A-J). Cerpadlo s ¢asovym spinatem (A)
dodavalo kazdou hodinu vodu z nadrze? (B; objem 200 1) ptes filtr (C) pfivodnim potrubim do
sméSovacich nadrzi (D; objem vody 1,25 1). Po dvou minutach do nich ptfidavala peristalticka
cerpadla (E) 50 ml fasové suspenze (slozeni: 80 % FEttlia oleoabundans + 20 % Easyroti®;
cilovy objem bunék 5 nl/ml ve sméSovaci nadrzi) ze zasobnikt (F; objem 1,4 1, s kazdodenni
vyménou), ulozenych v chladicim boxu (teplota 4 °C). Promichani smési vody a suspenze
zajistoval vzduchovaci set s kompresorem?®. Po uplynuti 5 min. doslo prostiednictvim malych
Cerpadel s ¢asovym spinacem (G) k vyprazdnéni nadrzi do rozvodného systému potrubi (H),
opatfeného koncovymi hadicemi pro odvzdusnéni systému. Kazda vétev rozvodného systému
zasobovala prostiednictvim jehel uchycenych silikonovymi zatkami dohromady 6 kadinek (I,
objem 1000 ml). Pti kazdém cyklu (s opakovanim kazdou hodinu) se ve vSech 36 kadinkach
vymeénilo cca 200 ml objemu, jez bylo odvadéno odtokovou hadi¢kou do odpadniho potrubi (J)
a nasledné do kanalizace.

[\ ]
g e el
\ R/

e g
\ ZRNE R

J

Obr. 7. Experimentalni PFT systém (autor: Vojtéch Barak)

Vsechny kadinky byly opatfeny dvéma hadi¢kami (pro odbér volné a porové vody) a
Castecné€ vyplnény dvéma typy (pfedem propraného) substratu: 30 ml Stérku (primér zrna 3-5
mm) ve spodni vrstvé a 420 ml kiemicitého pisku (primér zrma 0,8-1,2 mm) ve svrchni vrstve.
Drenazni vrstva Stérku byla pouzita pro zajisténi plynulého odbéru vzorka porové vody (Hebig
et al. 2017), pfi¢emz promichani obou typua substratu branila sitovina o velikosti oka 500 um.
Vodni sloupec nad sedimentem vypliloval 450 ml objemu kadinky (tzn. celkovy objem vody a
substratu = 900 ml).

2 Objem vody se postupné dopliioval z vodovodni sité, hladina byla regulovana plovakovym ventilem.
3 Podobné bylo zajisténo také provzdusnéni (promichani) nadrze (B) a zasobnikii se suspenzi (F).
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4.1.2 Experimentalni jedinci

Pro experiment v PFT systému byly oproti pavodnim planim (Corbicula sp., Dreissena
sp., Sinanodonta sp.) vyuzity dva invazni druhy sladkovodnich mlza (kvili ziskani dostate¢né
robustnich dat pro analyzy). Subadultni jedinci Sinanodonta woodiana (18x; délka 56-71 mm)
pochazeli z experimentalniho chovu katedry zoologie a rybaistvi FAPPZ CZU, zatimco jedinci
Corbicula fluminea (90 + 20x (rezerva); délka 12-26 mm) byli nasbirani na fece Ohfi (. km
21,6; obec Radovesice, nad silnicnim mostem). Pfed umisténim do systému byli drzeni
v néadrzich s fiéni vodou (pochézejici z mista sbéru) a dvakrat denné krmeni fasovou suspenzi.

4.2 Experiment v casovém méritku

4.2.1 Aklimatizace

Mlizi byli po o€isténi presunuti do PFT systému dle schématu viz tab. 3: 9 kadinek po
dvou jedincich Sinanodonta woodiana (W), 9 kéadinek po deseti jedincich Corbicula fluminea
(C) a zbyvajicich 18 kadinek bez mlzi (O). Do dvou kadinek (8-C, 18-0) byly umistény data
loggery pro kontinualni méteni teploty vody (krok 1 hodina) a systém byl poté spustén.

Tab. 3. Schéma uspotadani kadinek v PFT systému (S. woodiana = W, C. fluminea = C,
kontrola = O)

36-C |
35-0
34-O0

| 24C |
23-0
22-0

| 12 |
11-0
10-0

30-0O 18-O 6-0

Béhem aklimatizace bylo provadéno kazdodenni sledovani aktivity mlza (filtracni
aktivita, pozice v kadince) a doplitkové méteni kysliku ve volné 1 pérové vodé.

ottt r T
(DEN) -6 -5 -4 -3 -2 -1 01 2 3 456 7 8 91011

Obr. 8. Casova osa znazorfiujici prubéh experimentu

Pred provadénim testd byl provoz PFT systému pferusen, a tim ukoncena aklimatizace
mlzi (den 0; viz obr. 8). Systém bylo tieba vycistit, pfiCemz tento proces zahrnoval vyjmuti
mlzl, vypusténi vody z kadinek, vyjmuti a proprani pisku a ¢isténi vnitiniho povrchu kadinek
(pro odstranéni fekalnich pelet a pseudopelet a nevyuzité potravy). Kadinky byly poté znovu
vyplnény substratem a vodou z nadrze pro zasobovani PFT systému, a mlzi byli do nich vraceni.
Tti jedinci Corbicula béhem aklimatizace uhynuli, proto byli nahrazeni novymi jedinci
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s podobnymi rozméry ze stejné lokality. Teplotni data loggery byly téz vraceny do kadinek a
cely systém se opét spustil.

4.2.2 Test NaCl

Pro prvni test byl pouzit standardni tracer NaCl, jenz je jednoduse sledovatelny pomoci
meétfeni konduktivity (mérné elektrické vodivosti). Chlorid predstavuje konzervativni typ
traceru bez sorpce pii transportu pidnim profilem (Casey et al. 2004). Jeho chovani v PFT
systému bylo detailné zkoumano pro predikci distribuce cilového polutantu CBZ ve vodé a
sedimentu a pro volbu efektivni strategie odbéra vzorkii. Roztok NaCl byl ptipraven smichanim
16 g NaCl a 700 ml destilované vody, pticemz vysledna koncentrace chlorida (CIY) ve vodé ve
vSech kadinkach (po aplikaci 15 ml roztoku) byla spocitana na 435 mg/1. Jde o hodnotu blizkou
environmentalnim hodnotam, naméfenym v povrchovych vodach v disledku splachu ze silnic
po zimnim soleni (Gillis et al. 2022).

Odbéry vzorkd volné a porové vody (po 15 ml) v zavislosti na ¢asu od aplikace NaCl*
byly provedeny ve vétSim rozsahu, nez je zde uvedeno. Ucelena data budou totiz vyuzita pro
publikovani v odborném ¢lanku tymu pod vedenim Karla Doudy, pficemz se pocita s tim, ze
budu spoluautorkou tohoto vystupu. V této praci se zaméfuji na nasledujici Casova okna odbért,
umoziujici srovnani vysledkt pro vSechny tfi provedené testy:

e t="-2h": kontrolni odbér pfed zacatkem testu (den 1);

e t="0h": odbér po 15 min. od aplikace NaCl (predpoklad: maximalni koncentrace ve
volné vod¢) (den 1);

e t="2h": odbér po 135 min. od aplikace NaCl (pfedpoklad: maximalni koncentrace
v sedimentu) (den 1);

e t="48 h": kontrolni odbér na konci testu (den 3; viz obr. 8, str. 24).

V jednotlivych Casovych oknech bylo odebrano vzdy 72 vzorka (36x volna voda + 36x
pérova voda). S vyuzitim multimetru probéhlo na vSech vzorcich méfeni konduktivity,
dopliikové se zméiil kyslik (ve vzorcich volné vody také zakal za pomoci turbidimetru).

V pribéhu testu bylo opét provadéno sledovani aktivity mlzi, a to pfiblizné€ ve vyse
uvedenych Casovych oknech.

Pred provadénim dalsiho testu bylo opét pristoupeno k preruseni provozu systému a jeho
vyc¢isténi, vCetn€ nahrazeni Sesti uhynulych jedinct Corbicula (dva z nich uhynuli jesté pred
aplikaci NaCl).

4.2.3 Test NaNOs

Pro tento test byl pouzit jiny typ traceru (NaNOs), jelikoz bylo tfeba zkoumat chovani
,Jednoduse” sledovatelnych chemickych latek v systému voda-sediment a pfipadné rozdily
mezi nimi. V tomto pfipadé bylo umoznéno relativné snadno a rychle analyzovat NOs-N ve
vzorcich vody na prenosném spektrofotometru.

Roztok NaNOs byl ziskan smichanim 2,9 g NaNO3 a 700 ml destilované vody, pficemz
oekavana koncentrace dusi¢nanového dusiku (NOs-N) ve vode v kadinkach (opét po aplikaci

* Roztok NaCl byl aplikovan do kazdé kadinky pfiblizn& 24 hodin po navraceni mlzi do PFT systému.
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15 ml roztoku) byla 28 mg/l. Jde o redlnou environmentalni hodnotu, zjist€nou v povrchovych
vodach po splachu hnojiv ze zeméd¢€lskych ploch (Owens et al. 1984). Tato koncentrace byla
méfitelna pouzitym spektrofotometrem (max. 30 mg/l).

Pro odbér vzorkt volné a porové vody bylo vyuzito stejnych casovych oken popsanych
v kapitole 4.2.2 (den S a 7; viz obr. 8, str. 24). Dopliikové méfeni (konduktivita, kyslik a zakal)
a sledovani aktivity mlzi probihalo stejn€ jako u prvniho testu. Analyza NOs-N byla provedena
celkem na 99 vzorcich vody (coz odpovidalo omezenému mnozstvi vzorki pro analyzy pii CBZ
testu): 9 vzorkt volné vody pro ¢asy "-2 h", "0 h" a "48 h", a 36 vzorki porové vody pro "2 h"
a "48 h". Pfed provedenim analyz byly vzorky ulozeny v lednici.

Pti Cisténi systému po ukonceni testu byli nahrazeni tfi jedinci Corbicula (dva z nich
uhynuli jesté pred aplikaci NaNOs).

42.4 Test CBZ

Pfi poslednim tfetim testu byla sledovana distribuce cilového polutantu CBZ ve vodé a
sedimentu. Roztok byl pfipraven smichanim 5,08 mg CBZ a 750 ml destilované vody, a poté
natfedén dalsi destilovanou vodou pfiblizné v poméru 1:40. Vysledna koncentrace CBZ ve vodé
v kadinkach (opét po aplikaci 15 ml roztoku) byla 5 ug/l, coz odpovida povrchovym vodam
zatizenym vytokem z COV (Wilkinson et al. 2022). Koncentrace piitom nepiekroéila hodnotu
9,2 ng/l pro ochranu 95 % sladkovodnich druhti organismt pied nepfiznivymi ucinky CBZ
(Kumar et al. 2016).

Pro odbér vzorki volné a porové vody bylo opét vyuzito Casovych oken popsanych
v kapitole 4.2.2 (den 9 a 11; viz obr. 8, str. 24). Dopliikové méfeni parametri jakosti vody a
sledovani aktivity mlzi bylo popsano u piedchozich dvou testd. Analyza CBZ byla provedena
Filipem Merclem v laboratofi katedry agroenvironmentalni chemie a vyzivy rostlin FAPPZ
CZU na 99 vzorcich vody (poéty vzorkd v jednotlivych &asovych oknech viz kapitola 4.2.3).
Pred provedenim analyz byly vzorky prefiltrovany pies stiikackové filtry a uchovavany
v mrazaku. V dobé dokonceni této prace bylo k dispozici pouze 27 hodnot (3 analyzované
vzorky volné vody pro ¢asy "-2 h", "0 h" a "48 h", a 18 vzorkl poérové vody pro "2 h").

Béhem testu byli zjisténi tfi uhynuli jedinci Corbicula. Po jeho ukonceni byl provoz
systému pierusen, doSlo k jeho vycCisténi a vyjmuti teplotnich data loggerd za tcCelem
zpracovani dat.

4.3 Zpracovani dat
4.3.1 Statistické analyzy

Chovani tracerd v PFT systému bylo statisticky vyhodnoceno pro dvé Casova okna,
v nichz doslo k odbéru vody ve vSech 36 kadinkach v ramci kazdého provedeného testu (tj. t =
2 h, 48 h*). V ptfipadé cilového polutantu (karbamazepinu) prob&hlo vyhodnoceni dat z 18
kadinek v case ,,2 h* (vzhledem k dosud nedokonCenym analyzam vzorkid). Vyhodnoceni
kompletniho datasetu u karbamazepinu bude provedeno a publikovano v ramci piipravovaného
védeckého Clanku zalozeného na vysledcich bakalarské prace.

Rozdily mezi hodnotami konduktivity (test NaCl a NaNQO3), resp. koncentracemi NO3-N
(test NaNO3) v porové vode byly hodnoceny v pfislusném casovém okné mezi kadinkami

26



s pritomnosti a absenci mlze (18+18 méfeni). Poté byly podrobnéji analyzovany v zavislosti na
rodu mlze (CorbiculalSinanodonta;, 9+9 méfeni). Omezeny pocet méfeni pro volnou vodu
neumoznoval podrobnéjsi analyzy, ziskana data vSak poslouzila jako referencni pro srovnani
s hodnotami z porové vody.

Rozdily vybérovych primérii byly zjistovany na hladin€ vyznamnosti (o) rovné 0,05.
Prednostné byl vyuzivan dvouvybérovy t-test (za predpokladu normalniho rozdé€leni a shody
rozptylti obou vybéra). K ovéreni predpokladu o normalnim rozdé€leni dat doslo za pouziti
Shapirova-Wilkova testu (pro kazdy vybér), shoda rozptylu se zjistovala pomoci Fisherova F-
testu. Pii pochybnostech o shodé rozptylti byl pouzit Welchiv t-test. Pokud nebylo mozné
predpokladat ani normalni rozdéleni obou vybér, misto t-testu bylo rozhodnuto o pouZiti
dvouvybérového Wilcoxonova testu (znamého téz jako Mannav-Whitneyuav test).

Mimo vyse uvedenych analyz zamétrenych na rozdily uvnitt jednotlivych ¢asovych oken
bylo mozné statisticky vyhodnotit zmény hodnot mezi okny (t=,,2 h* x t=, 48 h*), a to pomoci
parovych testl pro tfi typy kadinek: s pfitomnosti mlze (Sinanodonta ¢i Corbicula) a bez mlza.
Pti splnéni predpokladu o normalnim rozdéleni rozdilt dvojic hodnot byl k dispozici parovy t-
test, v opacném piipadé pak parovy Wilcoxonuv test.

Pro popis sily vzajemné zavislosti konduktivity a dusi€nanového dusiku ve vodé
v kadinkach byl spocitan Spearmaniv korelacni koeficient ry (bez predpokladu normalniho
rozdeleni). Koeficienty regresni pfimky (modelu slouzicitho kvysvétleni variability
koncentrace NO3-N prostfednictvim hodnot konduktivity) byly odhadnuty pomoci funkci Im()
a summary().

Rozdily koncentraci karbamazepinu (test CBZ) v pérové vode byly v daném Casovém
okné vyhodnoceny mezi jednotlivymi typy kadinek (Corbiculal/Sinanodonta/kontrola s absenci
mlze; 6+6+6 méfeni). Bylo pfitom vyuzito Kruskalova-Wallisova testu (pfimého zobecnéni
dvouvybérového Wilcoxonova testu; viz vyse) a nasledné Wilcoxonova testu s Bonferroniho
korekci pro mnohonasobna porovnani. Stejné€ jako u tracert, i zde data z volné vody poslouzila
jako referencni pro srovnani s hodnotami z porové vody.

Veskeré analyzy byly provedeny ve statistickém programu R verze 3.6.0 (R Core Team
2020) v souladu se zakladni statistickou literaturou (Zvara 2013).

S Vysledky

5.1 Pre-test NaCl

Pti testu s NaCl bylo odebrano v kazdém casovém okné vzdy 72 vzorkid vody (viz kap.
4.2.2). Pro podrobngjsi popis chovani latky v PFT systému byla vyuzita data ze ctyt hlavnich
casovych oken (tj. t=,,-2 h, 0 h, 2 h, 48 h*"), navic doplnéna o dalsi dvé Casova okna (t=,,8 h,
24 h*). Analyzy dat se pak jiz zaméfily vyhradné na hlavni ¢asova okna.

Vysledky méfeni konduktivity (parametru pro sledovani chovani traceru NaCl) ve volné
vodé jsou graficky zobrazeny na obr. 9 (str. 28). Hodnoty v kadinkéach pfi kontrolnim méfeni
na zacatku testu (,,- 2 h*) odpovidaly hodnotam pro vodu dodavanou do PFT systému, mirné
zvySenym vzhledem k davkovani fasové suspenze (viz kap. 4.1.1). Tésné po aplikaci NaCl (,,0
h*) doslo k vyraznému zvysSeni hodnot. V dalSich ¢asovych oknech (,,2 h* a pozdéji) hodnoty
opét poklesly, zejména v dusledku fedeéni pii opakované dodavce Cerstvé vody do systému a
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obmeéné vody v kadinkach v ramci funkéniho mechanismu PFT systému. V Case ,,8 h* se volna
voda témét vycistila od NaCl a namérené hodnoty se blizily t€ém pocateCnim. Po uplynuti
jednoho, resp. dvou dni (,,24 h*, resp. ,,48 h*) od aplikace NaCl jiz latka nebyla v PFT systému
(ptesnéji ve volné vodé€) detekovana.

Test NaCl - VOLNA VODA (viechna méfeni, N = 216)

2000

—
(%
o
o

B S. woodiana

1000 2o
C. fluminea
500 —_— = 1= - = = I— - Kontrola
0 J
-2h Oh

+2 h +8 h +24 h +48 h
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Casové okno vztazené k aplikaci NaCl

Obr. 9. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako primér + SD) ve volné vodé v zavislosti na casu
a typu kadinky (test NaCl)
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Obr. 10. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako prumér = SD) v porové vodé€ v zavislosti na
Casu a typu kadinky (test NaCl)

Data ziskand pii méfeni konduktivity v sedimentu (v pdrové vodé€) jsou graficky
znazornéna na obr. 10. Kontrolni hodnoty v Case ,,-2 h* byly velice podobné hodnotam
naméfenym ve volné vodé, nicméne v kadinkach s mlzi se jiz mirné projevil efekt bioturbace
(hodnoty pro porovou vodu odpovidaly t€ém ve vodnim sloupci, coz ukazovalo na vyménu vody
na rozhrani voda-sediment). Tento efekt byl zvyraznén po aplikaci NaCl (,,0 h*), kdy se
Sinanodonta a Corbicula (ve vétsi mife) podilely svou €innosti na vstupu latky do sedimentu.
Hodnoty v pritomnosti mlzi vykazovaly vétsi variabilitu, coz bylo dano riznou mirou aktivity
v jednotlivych kadinkach. V ¢ase ,,2 h* dosahla konduktivita svych maximalnich hodnot ve
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vSech kadinkach. V sedimentu se zfetelné projevil ¢asovy posun mezi aplikaci NaCl a jeho
tokem z vodniho sloupce do prostor pora. Variabilita dat zde vSak prekryla efekt bioturbace.
V dalSich ¢asovych oknech (,,8 h* a pozdgji) byl jiz tento efekt mnohem zfetelné)si, a to za
soucasného snizovani hodnot v disledku fedéni. Corbicula svou Cinnosti zajistovala propojeni
volné a pérové vody, coz zaroven zvySovalo fedici efekt. Hodnoty konduktivity byly mnohem
niz§i oproti ostatnim typim kadinek (na konci experimentu byl NaCl z pérové vody jiz
vytedén). Vyznam bioturbace rodu Corbicula byl pfitom dolozen pro vSechny kadinky s jeho
pritomnosti, jak ukazala velmi mal4 variabilita namérenych hodnot. Vliv rodu Sinanodonta se
projevil pozvolnéji. Na konci experimentu se hodnoty piiblizovaly rodu Corbicula, nicméné
vykazovaly vétsi variabilitu v disledku riizné miry aktivity mlzi. Kadinky bez pfitomnosti
mlze nevykazovaly zndmky vyraznéjsi vymeény mezi vodou a sedimentem: v tomto piipadé
bylo fedéni jen velice pomalym procesem.

Test NaCl - VOLNA VODA (redukce méFeni, N = 27)
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Obr. 11. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako primér) ve volné vodé v zavislosti na ¢asu a
typu kadinky (test NaCl, redukovana data)
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Obr. 12. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako prumér = SD) v porové vodé€ v zavislosti na
Casu a typu kadinky (test NaCl, redukovana data)
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Jak je patrné z obr. 11 (str. 29), redukovany pocet méfeni pro srovnani vysledka s dalSimi
provedenymi testy (viz kap. 4.2.3, 4.2.4) poskytl tytéz informace jako v ptipadé kompletniho
data setu (viz obr. 9, str. 28). Kontrolni hodnoty konduktivity pfed aplikaci NaCl se ve volné
vodé pohybovaly v priméru kolem 400 puS/cm bez ohledu na typ kadinky. Tésné po aplikaci
latky dosahovaly nejvysSich hodnot (1235-1718 uS/cm), pfi¢emz rozdily byly zvyraznény
snizenym poctem méfeni. Na konci experimentu (po 48 h.) jiz nebyl NaCl ve vodé¢ ptitomen
v zadné kadince a hodnoty (s primérem 408 puS/cm) se vratily zpét na Giroven na zacatku testu.

Pro vyhodnoceni méfeni konduktivity v porové vode byla vybrana casova okna ,,2 h* (s
nejvy$simi dosazenymi hodnotami) a ,,48 h* (kontrolni méfeni na konci experimentu; viz obr.
12, str. 29).

V Case ,,2 h* byly nameéfeny nasledujici hodnoty (vyjadiené jako primeér + SD): 1293 +
303 uS/cm (kadinky s mlzi), resp. 1346 + 281 uS/cm (kadinky bez mlzi). Rozdily pfitom
nebyly statisticky vyznamné (t-test, p = 0,76). Nicméné¢ pii zohlednéni druhu mlze se hodnoty
lisily, pfi¢emz pro rod Corbicula (1103 + 208 puS/cm) byly vyznamné niz§i oproti rodu
Sinanodonta (1483 + 267 uS/cm) (t-test, p < 0,01). Svou roli hréla zejména zvysena aktivita
prvné jmenovaného mlze (spojena s vymeénou a fedénim vody; viz vyse).

Na konci experimentu byly zaznamenany daleko niz§i hodnoty: 477 + 135 uS/cm
(kadinky s mlzi), resp. 819 = 56 pS/cm (kadinky bez mlzi). Vliv bioturbatori na chovani
traceru se jiz vyrazngji projevil, pfi¢emz hodnoty konduktivity v pérové vode byly v jejich
pfitomnosti vyznamné snizeny (Wilcoxon-Mann-Whitney test, p < 0,001). Rozdily mezi mlzi
(Corbicula: 413 + 24 uS/cm, Sinanodonta: 541 £ 170 uS/cm) byly taktéz statisticky vyznamné
(Wilcoxon-Mann-Whitney test, p < 0,001). Vétsi vyznam z hlediska bioturbace méla opét
Corbicula, nicméné vysledky pro druhy druh byly ovlivnény snizenou aktivitou mlzii ve dvou
kadinkach (814, resp. 860 uS/cm).

Pfi srovnani hodnot mezi obéma Casovymi okny bylo zjisténo, ze doSlo ke statisticky
vyznamnému poklesu konduktivity. To platilo jak v pfipad€ kadinek s mlzi rodu Sinanodonta
(1483 + 267 puS/cm — 541 + 170 puS/cm; parovy t-test, p < 0,001) a Corbicula (1103 + 208
uS/cm — 413 + 24 uS/cm; parovy t-test, p < 0,001), tak i v kontrolnich kadinkach bez mlzi
(1346 £ 281 uS/cm — 819 + 56 uS/cm; parovy t-test, p < 0,001).

5.2 Pre-test NaNOs3

Pfi testu s NaNOs bylo stejné jako v pripadé testu s NaCl (viz kap. 5.1) odebrano 72
vzorkt vody v kazdém ¢asovém okné. Chovani dusi¢nanu v PFT systému bylo nejprve popsano
s vyuzitim hodnot konduktivity (méfeni k dispozici ve vSech kadinkach ve vSech Casovych
oknech) a teprve poté za pomoci dusi¢nanového dusiku (s omezenym poctem méreni NOs3-N).
Tento postup pfitom umoznila potvrzena zéavislost konduktivity a NO3-N ve vodé (rs = 0,678,
p <0,001).

5.2.1 Hodnoceni méreni konduktivity

Hodnoty konduktivity ve volné vodé jsou graficky zobrazeny na obr. 13 (str. 31).
Kontrolni meéfeni na zacatku testu (,,-2 h*) se neliSila od méfeni provedenych pfi zahajeni
experimentu s NaCl (viz obr. 9, str. 28). Aplikace roztoku NaNOs zpusobila mirné zvyseni

30



hodnot konduktivity (,,0 h*), pfi¢emz v dalSich casovych oknech odbért vzorku (od ,,2 h* dale)
se hodnoty postupné snizovaly. V cCase ,,8 h“ se pfitom dostaly na uroveii pocatecnich
kontrolnich méfeni a pozd€ji se vyrazné neménily. Zmeény hodnot béhem 24 az 48 hodin od
aplikace NaNOs se pohybovaly v fadu nékolika malo jednotek a byly ovlivnény mnozstvim
fasové suspenze ve vzorku (viz kap. 5.1). Na konci experimentu (,,48 h*) bylo mozné
predpokladat, ze se volna voda od NaNOs jiz prakticky vyc¢istila.
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H &
b - -
o I.T.x I-I.TI T T
B S. woodiana
C. fluminea
Kontrola
-2h Oh

+2h +8h +24 h +48 h
Casové okno vztazené k aplikaci NaNO,

600

(%
o
o

oy
(=]
o

COND (puS/cm)
N w
o o
o o

—
o
o

o

Obr. 13. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako primér £ SD) ve volné vode v zavislosti na
Casu a typu kadinky (test NaNOs)
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Obr. 14. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako prumér = SD) v porové vodé€ v zavislosti na
Casu a typu kadinky (test NaNOs)

Vysledky méteni konduktivity v porové vode jsou graficky znazornény na obr. 14. Stejné
jako pii testu s NaCl odpovidaly kontrolni hodnoty v ¢ase ,,-2 h* hodnotam ve volné vodé,
pficemz i zde byl patrny efekt bioturbace na zac¢atku experimentu. Po aplikaci roztoku NaNO3
(,,0 h*) se vlivem Cinnosti mlzl zvysil vstup latky do substratu, nicméné Sinanodonta méla jen
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nepatrny vliv. Roli bioturbace dokladala vétsi variabilita hodnot v kadinkach s mlzi oproti
kontrolnim kadinkam. Vyrazné&jsi vliv rodu Corbicula lze sledovat i v Case ,,2 h“, kdy byla
konduktivita na své nejvy§si urovni. Zpozdéni mezi aplikaci roztoku a jeho vstupem do
sedimentu bylo popsano jiz u predchoziho testu. Pti dalSich odbérech vzorka (od ,,8 h* dale) se
vSak projevily rozdily mezi jednotlivymi typy kadinek. Za pfitomnosti rodu Corbicula se
hodnoty konduktivity v pérové vodé postupné snizovaly (pii velmi malé variabilité hodnot),
coz souviselo s ¢innosti mlzi a fedicim efektem volné vody. Chovani NaNOs; v kadinkach
s mlzi rodu Sinanodonta se velice podobalo kontrolnim kadinkam. V Case ,,8 h* se hodnoty
nepatrné zvySily ¢i stagnovaly, ale po uplynuti 24 hodin od aplikace latky bylo jiz zvySeni
mnohem zietelnéjsi. Na konci experimentu (,,48 h*) pak doslo opét ke stagnaci. Na zaklade
meéfteni 1ze konstatovat, ze vlivem aktivity rodu Corbicula doslo z velké ¢asti k vytedéni NaNOs
z porové vody, zatimco rod Sinanodonta se v tomto smyslu nijak neprojevil. Chovani latky
v sedimentu (tj. hromadéni v pribéhu experimentu) bylo mnohem podobnéjsi kadinkam bez
bioturbacniho efektu.

Redukovany pocet méreni mél stejnou vypoveédni hodnotu jako uplnéa datova sada, jak
vyplyva ze srovnani obr. 13 a 15 (pro volnou vodu), a obr. 14 a 16 (pro pérovou vodu, viz str.
31 a33).

Konduktivita ve volné vode (viz obr. 15, str. 33) dosahovala na zacatku hodnot kolem
400 pS/cm, pricemz po aplikaci NaNOs doslo k jejich mirnému navySeni (496-566 uS/cm). Po
uplynuti 48 hodin se latka ve vodé¢ jiz prakticky nevyskytovala, jak dokazovaly hodnoty
s prumérem 411 uS/cm (blizké po¢atecnim podminkam).

Hodnoty konduktivity v pérové vodé bylo mozno vyhodnotit s vyuzitim Casovych oken
,»2 h*“ a 48 h* (pfi omezeném poctu méteni; viz obr. 16, str. 33). V prvnim odbérovém okné
byly zaznamenany tyto hodnoty (vyjadiené jako pramér + SD): 437 + 34 uS/cm (pfitomnost
mlzi), resp. 401 + 40 uS/cm (absence mlzi). Rozdily mezi obéma vybéry byly statisticky
vyznamné (Wilcoxon-Mann-Whitney test, p < 0,01), nicméné svoji roli hral i druh mlze.
Hodnoty pro rod Corbicula (455 + 32 pS/cm) byly totiz vyznamné vyssi ve srovnéani s rodem
Sinanodonta (418 £ 25 pS/cm) (Wilcoxon-Mann-Whitney test, p < 0,05).

Efekt bioturbace byl méné zfetelny pii zpracovani meéfeni na konci experimentu (po
uplynuti 48 hodin), jelikoz byly zjistény velice podobné hodnoty konduktivity v porové vodé
bez ohledu na pfitomnost (427 £ 25 uS/cm) ¢i absenci (424 £ 9 uS/cm) mlza. Jak vyplyva také
ze statistického srovnani, tyto hodnoty se vyznamné nelisily (Wilcoxon-Mann-Whitney test, p
=0,52). Nicméng¢ stejné jako v Case ,,2 h* i zde platilo, ze rozdily mezi obéma rody mlza byly
vyznamné (Corbicula: 412 + 8 uS/cm, Sinanodonta: 443 + 27 uS/cm) (Welchuv t-test, p =
0,01).

Rozdilné chovani NaNOs v zavislosti na typu kadinky nejlépe ilustruje parové srovnani
hodnot napfi¢ Casem. Mlzi rodu Corbicula se svou aktivitou podileli na poklesu hodnot
konduktivity v porové vodé (455 +32 uS/cm — 412 + 8 pS/cm), pfi¢emz na konci experimentu
byly rozdily vyznamné nizsi (parovy Wilcoxon test, p < 0,01). Nartust hodnot i po 48-
hodinovém experimentu byl zji§tén u vétSiny ostatnich kadinek (Sinanodonta: 418 + 25 uS/cm
— 443 £+ 27 pS/cm, resp. kontrolni kadinky: 401 + 40 uS/cm — 424 £ 9 puS/cm). V obou
ptipadech vSak rozdily nebyly statisticky vyznamné (parovy t-test, p = 0,08, resp. parovy
Wilcoxon test, p = 0,11), ackoli se dosazena hladina testu (tj. p-hodnota) blizila hladin€ o =
0,05.
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Obr. 15. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako primér) ve volné vodé v zavislosti na ¢asu a
typu kadinky (test NaNOs, redukovana data)
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Obr. 16. Hodnoty konduktivity (vyjadiené jako prumér = SD) v porové vodé€ v zavislosti na
Casu a typu kadinky (test NaNOs, redukovana data)

5.2.2 Hodnoceni méreni NO3-N

Koncentrace dusi¢nanového dusiku ve vodé v kadinkach PFT systému lze vyhodnotit
stejné jako v piipadé redukovaného data setu méfeni konduktivity (viz kap. 5.2.1) a nasledné je
s témito hodnotami také porovnat.

Hodnoty NOs-N ve volné vodé (viz obr. 17, str. 34) se v Case ,,-2 h* pohybovaly okolo
praméru 5,4 mg/l, coz odpovidalo hodnotam pro vodu dodavanou do PFT systému. Po aplikaci
NaNOs (,,0 h*) se koncentrace navysily na 15,5-24,3 mg/1 (tj. 55-87 % ocekavané koncentrace;
viz kap. 4.2.3). Na konci experimentu (,,48 h*) se hodnoty vratily na iroven na zacatku méfeni
(5,5 mg/l). Hodnoceni chovani NaNOs ve volné vodé s vyuzitim dusi¢nanového dusiku
odpovidalo méfeni konduktivity (viz kap. 5.2.1).
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Obr. 17. Hodnoty dusi¢nanu (vyjadiené jako pramér) ve volné vodeé v zavislosti na Casu a typu
kadinky (test NaNOs, redukovana data)
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Obr. 18. Hodnoty dusi¢nanu (vyjadiené jako primér + SD) v porové vode v zavislosti na Casu
a typu kadinky (test NaNOs, redukovana data)

Hodnoty NOs-N v pérové vodé (viz obr. 18) v Case ,2 h* se liSily v zavislosti na
pfitomnosti mlze: 9,0 + 3,0 mg/1 (kadinky s mlzi) x 6,2 + 0,8 mg/l (kadinky bez m1zd; vyjadieno
jako primér + SD). Rozdily mezi obéma vybéry byly statisticky vyznamné (Wilcoxon-Mann-
Whitney test, p = 0,001). Koncentrace v ptipadé rodu Corbicula (11,4 + 2,1 mg/l) byly pfitom
vyznamné vyssi oproti rodu Sinanodonta (6,5 + 1,0 mg/l) (Welchiv t-test, p < 0,001), coz
ukazovalo na rozdilny vliv mlzi. Veskeré zde uvedené vysledky byly v souladu s hodnocenim
konduktivity jakozto nahradniho parametru pro méteni dusi¢nanového dusiku.

Vliv pfitomnosti mlzi na chovani NaNOs v sedimentu byl patrny i pii vyhodnoceni
meéfeni na konci experimentu (,,48 h). Hodnoty NOs-N se v ptitomnosti mlzi snizily na 6,3 +
1,4 mg /1, zatimco v kontrolnich kadinkach se zvySily na 7,7 £ 0,9 mg/l. Rozdily v Case ,,48 h*
byly statisticky vyznamné (Wilcoxon-Mann-Whitney test, p < 0,001), coz pii méfeni
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konduktivity nebylo zjisténo (viz kap. 5.2.1). Koncentrace pfi zohlednéni rodu mlze se jiz
vyznamné€ neliSily (Corbicula: 5,7 + 0,7 mg/l, Sinanodonta: 6,8 + 1,7 mg/l) (Wilcoxon-Mann-
Whitney test, p = 0,09). Ackoli se rozdily jiz neukazaly jako statisticky prukazné, dosazena
hladina testu (tj. p-hodnota) byla blizka hladin€ o = 0,05.

Srovnani hodnot zji§ténych béhem experimentu (v ¢asovych oknech ,2 h* a , 48 h*)
ukazalo, ze bioturbace mlzi rodu Corbicula hrala velice vyznamnou roli pfi snizovani
koncentrace NO3-N v sedimentu (11,4 £2,1 mg/l — 5,7 + 0,7 mg/1) (parovy t-test, p <0,001).
Oproti tomu piitomnost rodu Sinanodonta se v tomto smyslu nejevila jako dualezita, nebot
hodnoty v porové vodé se prakticky nezménily (6,5 + 1,0 mg/l — 6,8 £ 1,7 mg/l) (parovy t-test,
p=0,65). V piipadé absence mlzli doslo ke zvySeni hodnot NO3-N v sedimentu (6,2 + 0,8 mg/1
— 7,7+ 0,9 mg/l), pfiCemz tento narust byl statisticky vyznamny (parovy t-test, p <0,001). Co
se tyka role mlzu, vysledky odpovidaly zjisténim pifi mefeni konduktivity. Vliv bioturbace na
chovani traceru (v pozitivnim slova smyslu) byl ziejmy pro rod Corbicula, kdezto v pripadé
rodu Sinanodonta mohl byt prekryt variabilitou aktivity mlzi. Zatimco ve ctyfech kadinkach
byl zaznamenan pokles hodnot (A = 0,4-2,9 mg/l), v dalSich ¢tyfech koncentrace naopak
vzrostly (A = 0,4-4,7 mg/l). Zména hodnot NOs-N v kadinkach bez mlzi v negativnim slova
smyslu pak byla oproti zmén¢€ hodnot konduktivity jiz prikazna.

5.3 Test CBZ

Koncentrace cilového polutantu (karbamazepinu) v experimentalnim PFT systému byly
analyzovany na redukovaném poctu vzorki volné a porové vody v kadinkach, pficemz v tomto
ptipadeé jiz nebylo mozné vyuzit konduktivity jako nahradniho parametru (viz kap. 5.2.1).

Hodnoty CBZ ve volné vodé (viz obr. 19, str. 36) na zacatku testu (t=,,-2 h*) neptekrocily
mez detekce 2 ng/l (tj. 0,002 pg/l). Aplikace roztoku 1éCiva vedla k vyraznému nartstu
koncentrace karbamazepinu ve vodé v ¢ase ,,0 h* (5,122-5,778 pg/l, coz odpovidalo 102 az 116
% ocekavané koncentrace; viz kap. 4.2.4). Po uplynuti 48 hodin tyto hodnoty nasledkem tedéni
vyrazné poklesly az na uroven 0,004-0,005 pg/l. V pfipadé kadinky s pfitomnosti rodu
Sinanodonta sice byla zjisténa mirmné zvySend hodnota (0,018 pg/l), nicméné i1 tak Ize
konstatovat, ze CBZ se ve volné vodé na konci experimentu jiz prakticky nevyskytoval.

Chovani karbamazepinu v porové vode (viz obr. 20, str. 36) se v jednotlivych typech
kadinek v Case ,,2 h* vyznamné lisilo (Kruskal-Wallis test, p < 0,001). Zatimco v ptipade
ptitomnosti rodu Corbicula dosahovaly koncentrace CBZ az 1,773 pg/l, druhy mlz
(Sinanodonta) se svou ¢innosti podilel na vstupu polutantu do sedimentu v mensi mife (max.
koncentrace 0,474 pg/l). V kontrolnich kadinkach bez mlzi byly (kromé jednoho vzorku)
zjistény hodnoty pod mezi detekce. Parova srovnani ukéazala, ze uvedené skupiny se mezi sebou
navzajem liSily (Wilcoxon test, p <0,01).

Pres omezeny pocet hodnocenych dat byl vliv bioturbace patrny jiz po 2 h. od aplikace
latky. Vyrazngji se v tomto smyslu projevila Corbicula nez Sinanodonta (stejné jako pii testu
NaNOs3). Podrobnéjsi zhodnoceni vsak 1ze ocekavat az po dokonceni analyz vSech vzorkd.
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Obr. 19. Hodnoty karbamazepinu (CBZ) ve volné vodé v zavislosti na €asu a typu kadinky (test
CBZ, redukovana data)
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Obr. 20. Hodnoty karbamazepinu (CBZ) (vyjadiené jako pramér £ SD) v porové vodé
v zavislosti na Casu a typu kadinky (test CBZ, redukovana data)

6 Diskuze

6.1 Bioturbace mlzu a polutanty ve vodnim prostiedi

Pro sledovani a nasledné blizsi poznani chovani latek ve vodnim prostredi za ptitomnosti
biologického efektu mlzi byly zvoleny tfi bézné se vyskytujici polutanty: cilovy karbamazepin
(I&civo) a referencni latky typu chlorid (NaCl) a dusi¢nan (NaNOs3). Tok latek na rozhrani voda-
sediment (v environmentalné realnych nebo blizkych koncentracich) byl kvantifikovan v Case.
Vzhledem k vyuziti umélého sedimentu (pisku/stérku) béhem kratkodobych experimentd (48
h.) bylo mozné zanedbat vliv biodegradace a sorpce, resp. fotodegradace perzistentniho CBZ
(Tixier et al. 2003; Khetan & Collins 2007; Arlos et al. 2015), a posilit tak vyznam pfitomnosti
mlzi.
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V prosttedi volné vody dos§lo ve vSech tiech experimentech k vyraznému zvyseni hodnot
parametrd pro sledovani toku polutanta (tj. konduktivity, NO3-N a CBZ) tésné po vstupu latek
do kadinek. Chovani polutanti tedy odpovidalo predpokladu max. koncentrace latky ve volné
vode v daném Casovém okné. Rozdily mezi jednotlivymi typy kadinek byly pfitom zapficinény
odlisnostmi pfi aplikaci latky v ptipadé NaCl (intenzita stlacovani pistu stiikacky s roztokem,
rovnomeérnost aplikace po hladin€ vody v kadince aj.). Nominalni a realné koncentrace NO3-N
se lisily zejména v disledku konzervativniho pfistupu pfi vypoctech pouzitych pro michani
vody a roztoku latek (pfi stanoveni objemu vody v kadinkach byl zohlednén pouze objem volné
vody). Pokles hodnot v prubéhu experimentd pfisuzuji nejen procesu fedéni v ramci PFT
systému, ale 1 vstupu latek z vodniho sloupce do sedimentu. Po uplynuti 48 hodin se polutanty
ve volné vode jiz (téméf) nevyskytovaly.

V podpovrchové (porové) vode také probihal proces fedéni, ovS§em mnohem vyznamnéji
se zde projevil biologicky efekt mlzi. Piitom je tfeba zohlednit nejen jejich ptitomnost, ale i
rozliSovat vliv konkrétniho druhu.

Bioturbacni aktivita rodu Corbicula méla za nasledek zvySeni toku vsech sledovanych
polutanti smérem do sedimentu po uplynuti nékolika malo hodin od vstupu latek do systému.
Predpoklad max. koncentrace latky v pérové vodé v daném casovém okné byl tedy splnén
v tomto piipadé. Zaroven se v dusledku zvySeni toku na rozhrani voda-sediment zvySoval i
fedici efekt, a proto se hodnoty méfenych parametrii v pérové vodé na konci 48-hodinovych
experimentu blizily tém ve volné vode. Corbicula je zastupcem infaunalnich organismd, jez se
zahrabavaji do sedimentu (Turek & Hoellein 2015), coz bylo mozné pozorovat pfimo v prubéhu
experimentt. Po ukonceni kazdého testu byla zaznamenana pozice téchto mlzi v zavislosti na
hloubce sedimentu. V pruméru se Sest z deseti jedinct rodu Corbicula nachazelo ve spodni
vrstvé sedimentu, coz ukazuje na vyraznou bioturbacni aktivitu a pfepracovani substratu.

Bioturbacni aktivita rodu Sinanodonta se projevovala méné zietelné ve srovnani s vyse
uvedenym mlzem. Navic bylo mozné pozorovat odliSnou dynamiku polutanti v zavislosti na
jejich ptvodu. Pii testu NaCl byl casovy prubéh hodnot konduktivity v porové vodé podobny
jako u rodu Corbicula, vliv velkych mlza se pouze projevoval v pozvolnéjs§im poklesu hodnot
(tzn. v pomalejsim procesu fedéni). Pii testu NaNOs vsak dochazelo k vykyviim koncentraci
NOs-Nv ¢ase, kdy na konci experimentu hodnoty v nékterych kadinkach poklesly, kdezto jinde
naopak vzrostly oproti prvnim hodindm po aplikaci roztoku latky (tok NO3-N se tak v mnohém
podobal kadinkam bez mlzt). Na zakladé podrobnych dat NOs-N lze uvazovat, ze podobnym
zpusobem se muze chovat v pritomnosti jedinct Sinanodonta téz karbamazepin. Rozdily v toku
referenCnich polutantli na rozhrani voda-sediment lze pfisuzovat jejich moznym odlisnym
charakteristikdm, coz naznacuje 1 fakt, ze NaNOs3 neni bézn¢€ uzivanym tracerem. Sinanodonta
Zdanowski 2007). Ve srovnani s infaunalnimi druhy tedy pfepracovava sediment do mensi
hloubky, pfi¢emz vys$si miru bioturbace endobentickych organismu zjistili jiz Gilroy et al.
(2012). Dva relativné velci jedinci rodu Sinanodonta ve srovnani s deseti malymi mlzi rodu
Corbicula v kazdé kadince méli mnohem méné prostoru k pohybu. To mohlo sehrat svou roli
pfi snizené aktivité velkych mlzi, jak uvadi Duport et al. (2006) i pro jiné organismy. Namérené
hodnoty parametrii ve vzorcich porové vody byly ovlivnény také umisténim odbérové hadicky
ve vztahu k pozici malo se pohybujicich mlzi. Vzhledem k niz§i mife bioturbace rodu

37



Sinanodonta se tak muze vyrazn€ji projevit charakter sledovanych latek v ramci jejich toku
mezi vodou a sedimentem.

6.2 Bioturbace vodnich organismu a polutanty v prostiedi

Bioturbatofi obecné svou aktivitou ovliviiuji dynamiku zivin/polutantii v prostiedi. Leslie
a Lamp (2019) se zabyvali roli hrabajicich makrobezobratlych (krouzkovcu (niténkoviti), larev
hmyzu (pakomaroviti) a riznonohych koryst) pii sledovani distribuce fosforu mezi vodou a
sedimentem odvodriovacich ptikopt. Uvolnéni fosforu ze sedimentu pfitom davali s odkazem
na starsi prace do souvislosti s dynamikou nékterych kovu (Fe, Al). Shen et al. (2020) zkoumali
moznost vyuziti tohoto poznatku v praxi, kdy sledovali chovani plze Bellamya aeruginosa a
jeho vyznam z hlediska imobilizace fosforu v sedimentu. V ramci dlouhodobého experimentu
(trvajiciho témért jeden rok) zjistili, ze plzi jsou schopni podporovat zahrabani aplikovanych
rezidui z Upraven vody, obsahujicich imobiliza¢ni ¢inidla (soli Fe, Al), a jejich promichani se
sedimentem. V duasledku bioturbace plzii tak muze dochazet k redukci transportu mobilniho
fosforu v sedimentu. Lze ptfedpokladat, Ze podobny vyznam mohou mit také mlzi (zejména
infaunalni druhy se schopnosti vyrazného piepracovani substratu, jak doklada tato bakalaiska
prace). Yang et al. (2021) se zaméfili na distribuci dusiku v prostfedi volné vody a sedimentu
pfi pusobeni bioturbace larev pakomarovitych (Propsilocerus akamusi) a ptitomnosti biofilmu.
Ve svém experimentu prokazali, ze pravé jejich kombinace se mize podilet na zvySeni miry
odstranéni dusiku ve sladkych vodach. Bioturbatofi totiz svou Cinnosti uvolnuji latky ze
sedimentu a zarovenl zvySuji diverzitu bakterialniho spolecenstva, jez poté efektivnéji dané
latky prevadi a odstranuje z prostiedi. V pfipadé€ transportu polutanti smérem do volné vody
bylo zjisténo, ze pravé uvolnéné latky mohou poslouzit jako zdroj potravy pro biofilm
v sedimentovych mikrobialnich palivovych ¢lancich (Xu et al. 2019).

Krome kovi se autofi zabyvaji také problematikou perzistentnich organickych polutantt
ve vodnim prostiedi. Mustajérvi et al. (2017) uvadi, ze tyto latky se uvoliuji ze sedimentu, a
pro sledovani jejich toku na rozhrani voda-sediment vyvinuli priuto¢né bentické , komory“.
Jejich predchidci vyuzivali podobna zafizeni, jez vSak byla uzaviena, coz zapficinilo vyCerpani
kysliku uvnitt ,, komory*. Nova zafizeni s nepfetrzitym pumpovanim vody skrz ., komoru“ byla
instalovana v Baltském mofi a méfeni potvrdila zvySeny tok PCB a PAU mezi sedimentem a
volnou vodou, jez 1ze alespoti ¢astecné pisoudit u€inku bioturbace zdejsi makrofauny. Vyznam
hrabani organismu na tok polutant byl zjistén 1 v této praci (v laboratornich podminkach),
tento efekt vSak mize byt v realném prostiedi prekryt dalsimi vlivy. Tian et al. (2019) se
zabyvali roli mnohostétinatého krouzkovce (Perinereis aibuhitensis) v procesu uvoliiovani
uhlovodikia véetné PAU v pobieznim sedimentu. Autofi zjistili, Ze organismy se svou ¢innosti
podilely na vyrovnani prabéhu kiivky koncentraci polutantt ve vertikalnim profilu sedimentu,
a tyto zmény piisuzuji zvySenému toku latek smérem do volné vody. Tong et al. (2019) provedli
obdobny experiment bez volné vody. Také v tomto piipadé se koncentrace ropnych uhlovodika
v sedimentu za pritomnosti Perinereis aibuhitensis znacné snizily, tudiz role mikroorganismu
pii degradaci polutantd, resp. straveni latek vlastnim bioturbatorem hraji vyznamnéjsi roli, nez
se puvodné predpokladalo. Lin et al. (2018) hodnotili vliv bioturbace krouzkovca (Lumbriculus
variegatus) pii €isténi sedimentu (kontaminace DDT) pomoci tenké vrstvy aktivniho uhli.
Aktivni uhli se silnymi sorpénimi vlastnostmi (Ghosh et al. 2011) mélo vyrazny podil na snizeni

38



toku DDT bez bioturbace i s ni. Nicméné vyznam organismu se projevil v pozitivnim slova
smyslu tehdy, kdyz doslo k prekryti vrstvy uhli dal§im sedimentem, jelikoz v disledku michani
vrstev byl tok DDT nizsi o 77 % oproti absenci bioturbatord. Stejné jako v pfipad€ promichani
sedimentu a rezidui z upraven vody, i zde by se mohla vyznamnéji projevit aktivita mlzi.

Uvolnéné polutanty v disledku bioturbacni aktivity maji vliv na jejich expozici a pfijem
pro samotné bioturbatory i celé spoleCenstvo okolo nich (Pang et al. 2012). Kovy se mohou
akumulovat jak ve vodnich rostlinach, tak rybach (Tian et al. 2020). Van der Meer et al. (2017)
na zakladé starSich studii (zaméfenych na pisobeni médi na larvy hmyzu, krouzkovce a koryse)
zjistili, ze nejaktivnéjsi bioturbatoii patii mezi nejcitlivejsi bentické bezobratlé zivoCichy vici
kontaminaci prostfedi. Polutanty totiz mohou zpétné ovlivnit vlastni aktivitu bioturbatorti
(Nogaro et al. 2009; Pang et al. 2012). Dairain et al. (2018) zkoumali u¢inek kadmia na
bioturbaci korySe Upogebia cf. pusilla, pficemz bylo zjisténo, ze kontaminace stimuluje
aktivitu tohoto druhu. Autofi nicméné upozoriiuji, ze experiment byl provadén s individualné
drzenymi korysi, ackoli Upogebia je znama vysokou hustotou ve svém piirozeném prostiedi.
Tong et al. (2019) také odhalili stimulaci Gi€innosti bioturbace pii vysoké koncentraci polutantd,
nicméné na jedno akvarium opét pfipadal jediny organismus. Boj o prostor pfitom casto vede
ke snizeni aktivity jedinca (Duport et al. 2006), coz bylo uvazovano jako jeden z divoda nizsi
miry ovlivnéni toku polutantii ve zde popisovanych kadinkach s mlzi rodu Sinanodonta. Thit
et al. (2020) pri nizké koncentraci médi a nizké hustoté bioturbatorti (niténka 7ubifex tubifex)
téz zaznamenali zvySenou aktivitu organismu, kdezto Hoang et al. (2018) nezjistili zadné
ovlivnéni bioturbace nitének, tentokrat hromadné drzenych v prostiedi obohaceném kadmiem.

Pohyb latek mezi vodnim sloupcem a sedimentem je obousmérny: v této bakalarské praci
jsem se soustfedila na popis toku znecistujicich latek z volné do podpovrchové vody. Hoang et
al. (2018) zjistili, ze niténky se mohou podilet na transportu (vazaného) kadmia smérem dolt
do hlubsich vrstev sedimentu. Polutanty se dostavaji do okoli kofenti moktadnich rostlin, jako
napt. Typha latifolia, pti¢emz dochazi k vy§si bioakumulaci Cd v téchto rostlinach. Bioturbace
v kombinaci s fytoremediaci mé potencialni vyuziti pii procesech bioremediace znecisténého
sedimentu (Hoang et al. 2018) nebo pfi odstranéni polutantd v umeélych moktadech (Yang et al.
2020). Pennafirme et al. (2020) se zabyvali vztahem bioturbace (makroorganismi) a
mikroorganismu pii kontaminaci kovy (Zn, Cu, Cd). Jelikoz kovy nejsou biodegradabilni, jejich
transport prostfednictvim aktivity mofského krouzkovce Laeonereis acuta z volné vody do
sedimentu zpfistupfiuje polutanty bakterialnim narostim, vyskytujicim se ve vyhrabanych
chodbach. Bakterie vyuzivaji sekret krouzkovci na sténach chodeb jako zdroj uhliku, pficemz
dochazi ke zlepSeni tvorby biofilmu a zvySeni imobilizace kovu. Struktura chodeb infaunalnich
mlzi na rozdil od uvedené prace nebyla bohuzel blize zkoumana.

Pro sledovani toku latek na rozhrani voda-sediment se mimo laboratornich a terénnich
meéfeni/experimentl vyuzivaji simulace pomoci nejriznéjSich modelti. Kvuli znac¢né nejistoté
pii nastaveni parametrd popisujicich bioturbaci tento proces ¢asto neni uvazovan (Mustajarvi
et al. 2017), ackoliv i zde pfedstavené vysledky dokladaji jeho vyznam. Lin et al. (2018) vyuzili
matematického modelu pfesunu hmoty se zohlednénim aktivity organismu, piicemz vysledky
modelu potvrdily experimentalni vysledky. Digitalni 3D modelovani pomoci PC tomografie se
ukazalo jako uziteCny nastroj pii monitoringu chodeb organismi, jako napf. krouzkovcu
(Pennafirme et al. 2019; Pennafirme et al. 2020). Tento nastroj by mohl najit uplatnéni také pfi
dal$im vyzkumu role bioturbatori v€etn€ mlza v zavislosti na pouzitém typu substratu.
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7 Zavér

Cilem této prace bylo v ramci laboratorniho experimentu charakterizovat chovani
kontaminantd ve vodnim prostedi s biologickym efektem bentickych organismua za
pouziti referencniho a cilového kontaminantu, pfi¢emz asoprostorova distribuce latek
mezi volnou a podpovrchovou vodou byla vyhodnocena se zohlednénim vyskytu mlza
na jejich rozhrani.

V prostiedi volné vody bylo chovani vSech latek ovlivnéno zejména procesem tedéni
a v mensi mife také vstupem z vodniho sloupce do sedimentu. Bioturbacni aktivita
sledovanych invaznich mlza (Corbicula fluminea, Sinanodonta woodiana) méla za
nasledek zvySeni toku referen¢niho kontaminantu NaCl smérem do hloubky dnového
substratu. Pfepracovani sedimentu nicméné umoznilo také zvySeny tok volné vody, jez
se podilela na fedéni kontaminované vody v prostorech pori mezi zmy substratu. Pfi
sledovani chovani dopliikového referencniho kontaminantu NaNOs a cilového 1éCiva
karbamazepinu (CBZ) se pfitomnost druhu Corbicula fluminea projevila obdobnym
zpusobem (tzn. zvySenim toku latek mezi vodou a sedimentem a zaroven zvySenim
fediciho efektu). Druh Sinanodonta woodiana svou cinnosti ovliviioval distribuci
uvedenych latek mezi volnou a podpovrchovou vodou v mensi mite. Jeho bioturbacni
efekt byl Casto prekryt variabilitou dat v zavislosti na aktivit¢ daného druhu mlze
v jednotlivych kadinkach. Pfi vyssi aktivité jeho pritomnost méla podobny vliv na
chovani NaNQs, resp. CBZ, jako Corbicula, zatimco pii nizsi aktivité nedoslo
k vyraznéj§imu prepracovani substratu a pfislusné latky jenom obtizné pronikaly do
sedimentu (jako v pfipadé absence mlzu).

Stanovené cile prace tedy byly splnény, oproti pivodnimu zaméru byl hodnocen tok tfi
(dvou referen¢nich a jednoho cilového) kontaminanti mezi vodou a sedimentem.
Ukazalo se, ze pravé dopliikovy kontaminant NaNOs (v podobé dusi¢nanového dusiku)
se svym chovanim blizil chovani CBZ, nicméné infaunalni organismy se svou
bioturbacni aktivitou projevovaly vyraznéji nez ty epifaunalni bez ohledu na typ
pouzitého kontaminantu.

Zjisténé poznatky lze uplatnit pii hodnoceni ekosystémovych sluzeb bioturbatort
jakoZzto ekosystémovych inzenyri a mély by byt také zohlednény pfi sledovani vlivu
biotické disturbance na tok latek ve vodnim prostfedi. Dale mohou byt vyuzity i pii
hodnoceni vlivu invaznich mlzi na organismy Zzijici uvniti dna vodnich utvara (vCetné
ranych vyvojovych stadii pavodnich druhd velkych mlzi).

Dalsi vyzkum lze sméfovat na vyuziti dal§ich druhti bioturbatort a jejich vzajemnou
interakci pfi ovlivnéni toku kontaminantd jak z volné do podpovrchové vody, tak také
v opa¢ném smeéru. Pro vétsi piiblizeni se redlnym podminkam by navic kontaminanty
mély byt experimentalné zkoumany pii vicenasobném vyskytu znecistujicich latek. To
muze byt predmétem dalSich bakalarskych, resp. diplomovych praci.
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