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Abstrakt

Polychlorované bifenyly (PCB) jsou vyznamné organické polutanty, které velmi
pomalu podléhaji degradaci a dlouhou dobu pietrvavaji v zivotnim prostiedi. PCB maji
mnohé negativni €inky na Zivotni prostiedi, organismy i lidské zdravi. Pro stanoveni PCB
ve vodnych matricich byla optimalizovana metoda extrakce pevnou fazi (SPE) s naslednou
analyzou prostfednictvim GC/MS. Primérna vytéznost SPE demineralizované vody uméle
kontaminované PCB se pro jednotlivé kongenery pohybovala kolem 85 %. V dlouhodobé
kontaminované podzemni vodé pochazejici z arealu byvalé obalovny Zivicnych drti byla
zjisténa koncentrace PCB 3,3+0,1 pgl? (suma vybranych kongenert). Nejhojngji
zastoupené kongenery byly trichlorované PCB, které¢ dohromady pfedstavovaly asi 80 %
celkového obsahu PCB. Vytvofena metodika byla dale spolu s vysokotlakou extrakci
pevnych matric (ASE) pouzita pro zhodnoceni degrada¢niho potencialu hlivy ustficné
(Pleurotus ostreatus), u které byla v literatufe popsana vysoka degrada¢ni Géinnost vaci
nékterym organopolutantim, véetné nékterych kongeneri PCB. P. ostreatus patii mezi
ligninolytické houby (houby bilé hniloby), perspektivni skupinu mikroorganismii hojné
studovanou z hlediska bioremediacnich aplikaci. P. ostreatus KRYQOS byl pfi degradaci
komer¢ni smési PCB Deloru 103 schopen z pocate¢niho obsahu 50 ug po ¢tyfech tydnech
odstranit 41 + 8 % PCB. Rust houbové kultury nebyl v pribéhu experimentu ovlivnén
ptitomnosti PCB. Pro degradaci PCB v uméle kontaminované vodé byl dale pouzit
prutokovy bioreaktor, se kterym bylo dosazeno odstranéni 100 % PCB z vodné matrice a
72-80% odstranéni celkového obsahu PCB (rezidualni obsah PCB byl detekovan

V substratu s houbovym myceliem).

Klicova slova: biodegradace, polychlorované bifenyly, ligninolytické houby, Pleurotus

ostreatus, extrakce pevnou fazi, SPE



Abstract

Polychlorinated biphenyls (PCBs) are a class of important organic pollutants which
undergo very slow degradation and tend to persist for a long time in the environment.
PCBs have various negative effects on living organisms, human health and the
environment in general. A method for determining PCB levels in aqueous matrices was
developed consisting of solid-phase extraction (SPE) and GC/MS determination. The
average recoveries of PCB congeners from artificially spiked deionized water were around
85%. The PCB concentration of 3.3+0.1 pg-1™ (a sum of selected congeners) was detected
in contaminated groundwater originated from the area of a former asphalt concrete
producing plant. The most abundant PCBs were trichlorinated congeners which together
comprised about 80% of the total PCB content. The optimised SPE method was further
applied together with accelerated solvent extraction (ASE) to assess the degradation
potential of oyster mushroom (Pleurotus ostreatus) which shows high degradation
efficiency of various organic pollutants including PCBs. P. ostreatus belongs to
ligninolytic (white-rot) fungi, which is a very promising group of microorganisms
frequently studied due to their bioremediation potential. P. ostreatus, strain KRYOS was
able to remove 41+£8% of the initial amount (50 pg) of the commercial PCB mixture Delor
103 after four weeks of degradation. The growth of the fungal culture during the
experiment wasn't influenced by the presence of PCBs. A continuous-flow bioreactor was
also applied to study PCB degradation from artificially spiked water which resulted in 100%
PCB removal form the water matrix and 72-80% removal of the total PCB content

(residual amount of PCBs was detected in the growth substrate).

Keywords: biodegradation, polychlorinated biphenyls, ligninolytic fungi, Pleurotus
ostreatus, solid-phase extraction, SPE



1 UVOD

Polychlorované bifenyly (PCB) patii mezi persistentni organické polutanty. Jedna se
0 velmi stabilni latky lipofilni povahy, které maji tendenci akumulace v organické hmot¢
v pudé, sedimentech a kalech a bioakumulace v zivych organismech. PCB maji mnohé
negativni ucinky na zdravi, ovliviiuji imunitni, hormonalni, nervovy a reprodukéni systém
a jsou karcinogenni (Lauby-Secretan, 2013). PCB se pouzivaly jako transformatorové a
hydraulické kapaliny, topné oleje ¢i prisady do barev. Piesto, Ze jejich vyroba byla
v Ceskoslovensku zakazana v roce 1984, i nadale piedstavuji riziko pro Zivotni prostiedi,

Hlavni riziko spojené s polychlorovanymi bifenyly spociva v jejich schopnosti
dlouhodobé¢ pietrvavat v Zivotnim prostiedi. Jednou z moznosti, jak je z prostiedi odstranit,
je pouziti fyzikalné-chemickych metod, které jsou ale vétsinou velmi nakladné a technicky
naro¢né. Proto je v urcitych pfipadech vyhodnéjsi pouzit bioremediacni metody, tedy
vyuzit K odstranéni polutanti Zivé organismy. V bioremediacnich postupech je v soucasné
dobé hojné diskutovano vyuziti skupiny ligninolytickych hub, které jsou diky produkci
extracelularnich enzymut s nizkou substratovou specifitou schopné degradovat Siroké
spektrum organickych polutantdi, jako jsou napf. polycyklické aromatické uhlovodiky
(PAH), endokrinni disruptory (ED) a PCB (Cajthaml et al., 2008; Cajthaml et al., 2009;
Field a Sierra-Alvarez, 2008).

Pro degrada¢ni experimenty byla vybrana ligninolyticka houba hliva Gstfi¢na (Pleurotus
ostreatus), u které¢ byla zaznamendna vyborna schopnost degradovat PCB s ucinnosti
pohybujici se okolo 99 % v prostiedi tekutého kultivaéniho média. Tento kmen patii mezi
nékolik malo popsanych druht, které jsou schopny degradovat i penta- a hexachlorované
bifenyly a snizit akutni toxicitu média (Cvancarova et al., 2012).

Cilem této diplomové prace je nalezeni vhodné metody pro stanoveni koncentrace
polychlorovanych bifenyli ve vzorcich dlouhodobé kontaminované podzemni vody,
studium degradace PCB pomoci houby P. ostreatus kultivované na slamovém substratu
véetné sledovani produkce ligninolytickych enzymii a navrzeni optimalnich podminek
poloprovozniho bioreaktoru (napi. rychlost pritoku, mnozstvi biomasy a substratu) pro

degradaci PCB prostiednictvim houby P. ostreatus.



2 SEZNAM ZKRATEK

ABTS
AhR
ASE
BSA
CBA
CYP
D103
DCM
DDT
DMP
ED
EDTA
El
EPA

EtOAC
GC/MS

HCB

HKC

HPLC

IARC

IUPAC

LiP

2,2'-azino-bis(3-ethylbenzothiazolin-6-sulfonova kyselina)

receptor pro aromatické uhlovodiky (z angl. aryl hydrocarbon receptor)
vysokotlaka extrakce rozpoustédlem (z angl. accelerated solvent extraction)
hovézi sérovy albumin (z angl. bovine serum albumine)

chlorbenzoova kyselina

cytochrom P450

Delor 103, komercni smés PCB

dichlormethan

1,1,1-trichlor-2,2-bis(4-chlorofenyl)ethan

2,6-dimethoxyfenol

endokrinni disruptory

kyselina ethylendiamintetraoctova

elektronova ionizace

Agentura pro ochranu zivotniho prostfedi (Environmental Protection
Agency)

ethylester kyseliny octové

plynova chromatografie s hmotnostni detekci (z angl. gas chromatography—
mass spektrometry)

hexachlorbenzen

,,heat-killed* kontrola

vysokouc¢inna kapalinova chromatografie (angl. high-performance liquid
chromatography)

Mezindrodni agentura pro vyzkum rakoviny (International Agency for
Research on Cancer)

Mezinarodni unie pro Cistou a uZitou chemii (International Union of Pure
and Applied Chemistry)

rozd€lovaci koeficient n-oktanol/voda

lignin peroxidaza



MEG
MnP
NEL
PAH
PCB
PCDD
PCDF
pl
PLFA
rpm
SPE
TEF
TNT
UNEP

VP

malt-extrakt glukézovy

Mn-dependentni peroxidaza

nepolarni extrahovatelné latky

polycyklické aromatické uhlovodiky

polychlorované bifenyly

polychlorované dibenzo-p-dioxiny

polychlorované dibenzofurany

isoelektricky bod

analyza fosfolipidovych mastnych kyselin (z angl. phospholipid fatty acids)
otacky za minutu (z angl. revolutions per minute)

extrakce pevnou fazi (z angl. solid-phase extraction)

faktor ekvivalentni toxicity (z angl. toxic equivalency factor)
2,4,6-trinitrotoluen

Program OSN pro zivotni prostfedi (United Nations Environmental
Programme)

versatilni peroxidaza
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3 TEORETICKY UVOD

3.1 Polychlorované bifenyly

Polychlorované bifenyly (PCB) jsou syntetické aromatické latky vyrdbéné chloraci
molekuly bifenylu. Chemicky vzorec PCB je CioHio-(x+y)Clx+y, kde x+y je 1-10 (Obr. 1).
Celkem muze teoreticky existovat 209 tzv. kongeneru, tedy jednotlivych PCB, které se od
sebe 1isi poctem a uspotradanim atomu chloru. Pro jednotlivé kongenery se pouziva ¢iselné

znaceni IUPAC (Tab. 1.) navrzené Ballschmiterem a Zellem (1980).

Obr. 1 Obecna chemicka struktura PCB.

3.1.1 Vlastnosti polychlorovanych bifenyli

Vsechny PCB kongenery maji lipofilni povahu, hodnoty rozdélovaciho koeficientu

n-oktanol/voda (Kow) se pohybuji od 10*% 0518

pro 2-monochlorobifenyl po 1 pro
dekachlorobifenyl (Hawker a Connell, 1988). Rozpustnost PCB ve vodé je velmi mala a
obecné klesa se zvySujicim se po¢tem atomu chloru v molekule, zavisi ale i na jejich
poloze (Dickhut et al., 1986; Opperhulzen et al., 1988). PCB maji mnoho vyhodnych
technologickych vlastnosti, diky kterym byly v minulosti hojn¢ vyrabény a pouzivany: jsou
vysoce chemicky stalé a tepeln€ odolné, maji nizkou tenzi par, vysokou hustotu, dobfie
vedou teplo, ale diky vysokému elektrickému odporu nevedou elektricky proud (Pal et al.,

1980).

11



Tab. 1. Struktura jednotlivych PCB kongeneru (US EPA, 2003).

Cislo Pozice Cislo Pozice Cislo Pozice atomi Cislo Pozice atomit Cl
kongeneru | atomd Cl |kongeneru| atomi Cl |kongeneru Cl kongeneru

1 2 54 2,2'6,6' 107 2,334'5 160 2,3,345,6
2 3 55 2,334 108 2,3345 161 2,3,3,45'6
3 4 56 2,334 109 2,3,3,4,6 162 2,3,3,4'55
4 2,2 57 2,335 110 2,3,3,4'6 163 2,3,3,4'5,6
5 2,3 58 2,335 111 2,3,3,55' 164 2,3,3,4'5'6
6 2,3 59 2,336 112 2,3,3'5,6 165 2,3,3,55'6
7 2,4 60 2,344 113 2,3,3,5,6 166 2,344'5,6
8 2,4 61 2,345 114 2,344'5 167 2,344'55
9 2,5 62 2,346 115 2,3,44'6 168 234456
10 2,6 63 2,345 116 2,345,6 169 3,344'55
11 3,3 64 2,346 117 2,3,4'5,6 170 2,233,445
12 34 65 2,356 118 2,344'5 171 2,2'3,344'6
13 3.4 66 2,344 119 2,34,4'6 172 2,2'3,3'455'
14 3,5 67 2,345 120 2,3'455' 173 2,23,34,5,6
15 4.4 68 2,345 121 23,456 174 2,2'3,3'4,5,6'
16 2,23 69 2,346 122 2,3,345 175 2,2'3,3456
17 2,2'4 70 2,345 123 23445 176 2,2'3,34,6,6'
18 2,2'5 71 2,346 124 2,34 55 177 2,233,456
19 2,26 72 2,355 125 2,34'5'6 178 2,2'3,3'55,6
20 2,33 73 2,356 126 33445 179 2,2',3,3'5,6,6'
21 2,34 74 2,44'5 127 33455 180 2,2'3,44' 55
22 2,34 75 2,4,4'6 128 2,223,344 181 2,23,4,4'5,6
23 235 76 2,345 129 2,2'3,3,45 182 2,2'3,4,4'5,6'
24 2,3,6 77 3,344 130 2,223,345 183 2,234,456
25 2,34 78 3,345 131 2,2'3,3,4,6 184 2,2'3,4,4'6,6'
26 2,35 79 3,345 132 2,2'3,3,4,6' 185 2,2'3,455'6
27 2,36 80 3,355 133 2,2'3,3'55 186 2,23,45,6,6'
28 244 81 3,4,4'5 134 2,213,356 187 2,2'3,4'5,5'6
29 2,45 82 2,2'334 135 2,2',3,3'5,6' 188 2,2'3,4'5,6,6'
30 2,4,6 83 2,2',33'5 136 2,2',3,3,6,6' 189 2,334,455
31 2,4'5 84 2,2'3,3,6 137 2,2'34,4'5 190 2,3,3,4,4'5,6
32 2,4'6 85 2,2'3,44 138 2,2'344'5 191 2,334,456
33 2,34 86 2,2'3,45 139 2,2'3,4,4'6 192 2,3,3,4,556
34 2,35 87 2,2'3,4,5' 140 2,2'344'6 193 2,3,3,4'55,6
35 3,34 88 2,2'3,4,6 141 2,234,555 194 2,2,3344'55
36 3,35 89 2,2'3,4,6' 142 2,2'3,4,5,6 195 2,2'3,34,4'5,6
37 344 90 2,2'34'5 143 2,2'3,4,5,6' 196 2,2,3,3'4,4'5,6'
38 3,45 91 2,2'3,4'6 144 2,2'34,5'6 197 2,2,3,3'4,4'6,6'
39 3,4'5 92 2,2'3,5,5' 145 2,2'3,4,6,6' 198 2,2,33455'6
40 2,233 93 2,2'3,5,6 146 2,2'34'55 199 2,2,33455'6
41 2,234 94 2,2'3,5,6' 147 2,2'3,4'5,6 200 2,2'3,3'4,5,6,6'
42 2,234 95 2,2'3,5,6 148 2,2'3,4'5,6' 201 2,2,3,3'45,6,6'
43 2,235 96 2,2'3,6,6' 149 2,2'34'5'6 202 2,2,3,3'5,5,6,6'
44 2,235 97 2,2'34'5 150 2,2',3,4'6,6' 203 2,2'3,4,4'55'6
45 2,236 98 2,2'34'6' 151 223556 204 2,2'3,4,4'5,6,6'
46 2,2'3,6' 99 2,2'44'5 152 2,2',35,6,6' 205 23344556
47 2,2'44 100 2,2'4,4'6 153 224455 206 2,2,3,3'4,4'55'6
48 2,245 101 2,2'455' 154 2,2'4,4'5,6' 207 2,2,3,34,4'5,6,6'
49 2,245 102 2,2'4,5,6' 155 2,2'4,46,6' 208 2,2,3,3455'6,6'
50 2,2'4,6 103 2,2'45'6 156 2,334,4'5 209 2,2'3,3,4,4'556,6'
51 2,2'4,6' 104 2,2'4,6,6' 157 233445
52 2,2'55 105 2,3,3,44 158 2,33,4,4'6
53 2,2'5,6' 106 2,3,3,4,5 159 2,3,3,455
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3.1.1 Vyroba a pouziti polychlorovanych bifenyli

PCB byly poprvé syntetizovany a popsany v r. 1881 a primyslové produkovany byly od
30. let 20. stoleti (Westin, 1979). PCB byly vyrabény jako smési kongenert pod rtiznymi
komer¢nimi nazvy, napi. Aroclor (Monsanto, USA), Clophen (Bayer, Zapadni Némecko),
Kaneclor (Kanegafuchi, Japonsko) nebo Delor (Chemko Strazske, Ceskoslovensko)
(Totevova et al., 1997). Stupen chlorace smési bylo mozné ovlivnit mnozstvim piidaného
chloru. Diky vyhodnym technologickym vlastnostem byly PCB pouzivany jako
dielektrické kapaliny v elektrickych zafizenich (transformatorech, kondenzatorech),
hydraulické kapaliny, teplonosna média, ptisady do barev a inkoustii, zpomalovace hoteni,
zmekcovadla plasti nebo jako impregnacni materialy (UNEP, 1999; Holoubek et al., 2006).

V byvalém Ceskoslovensku byly PCB vyrabény v Chemku Strazske v oblasti
vychodniho Slovenska v letech 1959-1984. Odhaduje se, Ze v Ceskoslovensku bylo
celkem vyrobeno kolem 25000 tun PCB, z ¢ehoz veké mnozstvi uniklo do zivotniho
prostiedi. Pfesto, Ze vyroba PCB zde byla zak4zana v r. 1984, diky persistenci danych latek

pretrvava vznikla kontaminace dodnes (Kocan et al., 2001; Kastanek a Kastanek, 2005).

3.1.2 Osud polychlorovanych bifenyli v Zivotnim prostiedi

pouzivani PCB, tniky z produkti obsahujicich PCB a nakladani s odpadem obsahujicim
PCB (Nisbet a Sarofim, 1972). V zivotnim prostfedi byly PCB poprvé nalezeny v r. 1966.
Vyskytuji se v pudé, sedimentech, vode, ovzdusi, zviteci 1 lidské tkdni a potravinach
(Faroon et al., 2003). Transport a distribuce PCB v Zivotnim prostiedi jsou dany predevs§im
jejich fyzikalné-chemickymi vlastnostmi (napt. rozpustnost ve vode, Kow, tenze par), které
se 1i8i u jednotlivych kongenerd. PCB byly identifikovany i v odlehlych ¢astech svéta, kde
nikdy nebyly pouzivany, jako jsou napft. polarni oblasti (Muir et al., 1988;Vecchiato et al.,
2015; Ubl et al., 2012), coz dokazuje jejich dalkovy pienos na velké vzdalenosti.

PCB se sorbuji na organickou hmotu v ptde (Zheng et al., 2014) a sedimenty (Smith et
al., 2009). Diky lipofilnimu charakteru PCB snadno podléhaji bioakumulaci v organismech

a biomagnifikaci v potravnich fetézcich. Organismy na vyssi trofické trovni mivaji
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zpravidla vyssi obsah vysokochlorovanych kongenerli nez organismy na nizsi trofické
urovni (Mulr et al., 1988).

Vr. 2001 byly PCB zafazeny mezi persistentni organické polutanty v ramci
Stockholmské tUmluvy o persistentnich organickych polutantech. Rozklad PCB
Vv ptirozenych ekosystémech probiha velmi pomalu a v jeho prubéhu dochazi ke zméné
kongenerového slozeni (Sokol et al., 1994; Kastanek et al., 1999). Poloc¢as rozpadu PCB
roste s po¢tem atomi chloru v molekule a je odhadovan fadové€ na dny (trichlorované PCB)
az n€kolik let (heptachlorované PCB) v ovzdusi; meésice (trichlorované PCB) az desitky
let (heptachlorované PCB) ve vodnim prostiedi a roky (trichlorované PCB) az desitky let
(heptachlorované PCB) v pide¢ a sedimentech (Sinkkonen a Paasivirta, 2000).

3.1.3 U¢inky polychlorovanych bifenyli na zdravi

Za hlavni zdroj expozice ¢loveka PCB je povaZovana potrava. PCB se z travici soustavy
rychle absorbuji a diky lipofilnimu charakteru se akumuluji v tukové tkéni a jatrech. PCB
ptrechazeji z matky na potomka prostiednictvim placenty a matefského mléka (Faroon et
al., 2003). PCB negativné ovliviiyji imunitni, hormonalni, nervovy a reprodukéni systém
(Passatore et al., 2014). Mezinarodni agentura pro vyzkum rakoviny (IARC) klasifikovala
PCB v r. 2013 jako prokazatelné karcinogenni pro ¢lovéka (Lauby-Secretan, 2013).

Pisobeni PCB na organismus je dano chemickou strukturou, a li§i se proto
u jednotlivych kongenerti. Dvanact kongenert (PCB 77, 81, 105, 114, 118, 123, 126, 156,
157, 167, 169 a 189), které vykazuji silnou afinitu vii¢i AhR (receptor pro aromatické
uhlovodiky), je diky podobnosti s toxicitou PCDD oznacovano jako tzv. dioxin-like. Jedna
se o kongenery, které maji Ctyfi a vice atoml chloru, maji substituované ob& pozice para
(4 a 4"), maximaln¢ jednu ortho (2, 2', 6, 6") a minimalné dvé meta (3, 3, 5, 5') (US EPA,
2003). Nejtoxictéjsi z PCB je kongener 126, jehoz faktor ekvivalentni toxicity (TEF)
dosahuje hodnoty 0,1 (Van den Berg, 1998).

V téle jsou PCB hydroxylovany syst¢émem monooxygenaz cytochromu P450 (CYP).
Vznikajici hydroxylované metabolity jsou vice rozpustné ve vodé a mohou byt dale
konjugovany s glutathionem a glukuronovou kyselinou a vylouceny z téla (Faroon et al.,

2003; Song et al., 2013).
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3.2 Charakterizace lokality

Tato diplomova prace je zacilend na provedeni pilotnich pokusti biodegradace
polychlorovanych bifenylti prostfednictvim hub bilé hniloby v souvislosti se sanaci
podzemni vody z arealu byvalé obalovny zivicnych drti. Od pocatku 80. let do roku 1986
byl na této lokalité pouzivan Delor 103 (D103) (AQUATEST, 2013b). D103 je komeréni
smés PCB obsahujici asi 64 % trichlorobifenylt, 24,1 % tetrachlorobifenyld, 10,5 %
dichlorobifenylt a zbylé mnozstvi tvoti monochlorobifenyly, pentachlorobifenyly a
hexachlorobifenyly (Kubatova et al., 1996; Kastanek et al., 1999). PCB byly na této
lokalité vyuzivany jako teplonosna média pii ohfevu asfaltu, jako piimés do asfaltu branici
jeho rychlému tuhnuti a dale na oSetfeni povrchi zabranujici pfilnuti asfaltu (Gruntorad,
2012).

V roce 1986 doslo v aredlu byvalé obalovny k havarijnimu uniku D103 a nasledné
kontaminaci povrchové a podzemni vody, pidy a sedimenti PCB a NEL (nepolarni

extrahovatelné latky) (AQUATEST, 2013a).

3.3 Pristupy k remediaci polychlorovanych bifenyli

PCB lze odstranit fyzikalné-chemickymi metodami, které vétSinou charakterizuje
vysoka Ucinnost, ale také vysoké finan¢ni néklady. Proto je v dneSni dobé¢ velkd pozornost
vénovana bioremediacnim metodam, které byvaji technicky méné naro¢né, méné nakladné

a nevedou K trvalé degradaci kontaminované matrice po remediaci.

3.3.1 Fyzikalné-chemické pristupy

Mezi metody pouzité pii dekontaminaci pudy a sedimentli obsahujicich PCB patii
incinerace, chemicka oxidace, extrakce rozpoustédlem, reduktivni dechlorace, vitrifikace ¢i
termalni desorpce (Gomes et al., 2013). Pro incineraci kontaminované pudy je nutné ji
odtézit a vétSinou dale prevézt do mista dekontaminace, spalenim navic dochazi k nevratné
degradaci pady. Pti spalovani PCB je nutné dodrZet konstantni vysokou teplotu nad
1300 °C tak, aby bylo zabranéno vzniku vysoce toxickych polychlorovanych
dibenzo-p-dioxintt (PCDD) a polychlorovanych dibenzofurani (PCDF) (Erickson et al.,
1989; Totevova et al., 1997). Vzhledem k nizké rozpustnosti ve vodé a tendenci PCB se
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sorbovat na organickou hmotu a sedimenty je sanace vodnych matric méné obvykla.
K dekontaminaci je mozné pouzit rizné sorbenty, napt. aktivované uhli (Beless et al.,
2014), bentonit ¢i razné polymery (KasStanek et al., 1995), které je poté nutno dale
skladkovat nebo spalovat. Mozna je i aplikace nanozeleza, pfi které dochazi k reduktivni

dechloraci PCB (AQUATEST, 2013b).

3.3.2 Bioremediaé¢ni pristupy

3.3.2.1 Bakterialni degradace PCB

Kongenery s vyssim pocétem atomt chloru mohou byt degradovany prostfednictvim
anaerobni reduktivni dehalogenace, pii které halogenované latky slouzi jako alternativni
akceptor elektronti v anaerobni respiraci (Mohn a Tiedje, 1992). Tento proces provadéji
napi. bakterie rodu Dehalococcoides (Field a Sierra-Alvarez, 2008). U PCB jsou
prednostné dechlorovany pozice meta a para, coz mé spolu se snizenim obsahu chloru
v molekule PCB za nasledek snizeni toxicity kongenerové smési (Magar et al., 2005).
Reduktivni dehalogenace probihd naptiklad v anaerobnim prostiedi vodnich sedimenti,
kde v prubéhu ¢asu dochazi k poklesu obsahu vysokochlorovanych kongenerti a naopak
vzniku nizkochlorovanych kongeneri (Sokol et al., 1994).

Kongenery sniz§im poctem atomi chloru mohou byt nékterymi bakteriemi
degradovany aerobné tzv. horni bifenylovou drahou (bph, biphenyl upper pathway). Pii
tomto procesu jsou do molekuly PCB inkorporovany dva atomy kysliku za katalyzy
2,3-dioxygenaz a vzniku cis-diold (Gibson a Parales, 2000). Sérii chemickych reakci
katalyzovanych riznymi enzymy je vznikla hydroxylovana slouc¢enina metabolizovana
dale. Dochazi krozruseni jednoho aromatického kruhu za vzniku (chlorovaného)
2-hydroxypenta-2,4-dienoatu a odstépeni (chlorované) benzoové kyseliny. Aerobni
degradaci PCB provadi napt. nékteré bakterialni kmeny rodt Pseudomonas (Novakova et
al., 2002), Burkholderia (Tillmann et al., 2005), Alcaligenes (Murinova et al., 2004) nebo
Rhodococcus (Mukerjee-Dha et al., 1998). Obecné jsou touto cestou Iépe degradovatelné
kongenery s niz§im pocétem atomi chloru a kongenery substituované pouze na jednom
aromatickém kruhu. V ptipad€, ze je PCB chlorovano pouze na jednom aromatickém

kruhu, mize byt 2-hydroxypenta-2,4-dienoat dale metabolizovan az na acetylkoenzym A,
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ktery je v citratovém cyklu vyuzit k zisku energie. Z druhého, chlorovaného kruhu potom
vznikaji rizné chlorované chlorbenzoové kyseliny (CBA) (Pieper a Seeger, 2008). Tvorba
CBA je pfi aerobni bakterialni degradaci nezadouci, nebot’ ¢asto dochazi k jejich kumulaci
jako odpadniho produktu a nasledné inhibici dalsi degradace PCB (Vrana et al., 1996;
Adebusoye et al., 2008; Novakova et al., 2002). CBA navic vykazuji estrogenni aktivitu
(Svobodova et al., 2009) a jsou toxické vici vodnim organismtm (Zhao et al., 1998).

3.3.2.2 Fytoremediace PCB

Fytoremedia¢ni postupy vyuzivaji rostliny k extrakci, sekvestraci, transformaci a
degradaci polutantd z kontaminované matrice. Na fytoremediaénim procesu se ¢asto podili
nejen samotny rostlinny druh, ale i pfitomna asociovana mikrofléra (pfedevsim
mikroorganismy Vv rhizosféfe). Schopnost transformovat PCB byla popsana napiiklad
u lilku ¢erného (Solanum nigrum) (Mackova et al., 1997) nebo tabaku (Nicotiana tabacum)
(Rezek et al., 2008). Transformace probiha za inicialni G¢asti peroxidaz a CYP (Chroma et
al., 2002).

Fytoremediace PCB neni v praxi pfili§ aplikovana. Piijem PCB rostlinou je vzhledem
k jejich lipofilnimu charakteru omezeny a diky chemické stabilit¢ PCB probiha proces
fytoremediace pomalu, s nizkou uc¢innosti degradace, vysokym podilem rhizodegradace a

moznou kumulaci toxickych degrada¢nich produktt (Aken et al., 2009).

3.3.2.3 Mykoremediace PCB

Pro mykoremediace je velmi perspektivni predevsim skupina tzv. ligninolytickych hub,
které jsou diky nizké substratové specifité¢ extracelularniho enzymatického komplexu a
radikédlovému zplsobu transformace schopny degradovat Siroké spektrum latek. Zptsob
degradace PCB ligninolytickymi houbami je blize popsan v kapitole 3.4.3.

Z dlouhodobé kontaminovanych ptud byly izolovany autochtonni houbové organismy
schopné degradace PCB. Jde pfedevSim o zastupce oddéleni Ascomycota a Zygomycota
(Tigini et al., 2009; Mouhamadou et al., 2013; Sage et al., 2014).
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3.4 Ligninolytické houby

Ligninolytické houby (houby bilé hniloby) jsou skupinou dievokaznych hub patiici
pfevazné do oddéleni Basidiomycota (stopkovytrusné houby). Charakteristickym znakem
zastupcu této skupiny je schopnost kompletné rozkladat lignin, polyfenolicky komplexni
organicky polymer piedstavujici jednu z hlavnich stavebnich slozek tél cévnatych rostlin.
Molekula ligninu se sklada znédhodnych kombinaci tfi monomert: p-kumarylalkoholu,

koniferylalkoholu a sinapylalkoholu (Obr. 2) (Pointing, 2001).
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Obr. 2 Strukturni monomery ligninu. 1: p-kumarylalkohol, 2: koniferylalkohol, 3:
sinapylalkohol.

Lignin patfi mezi v pfirodé¢ velmi obtiZzné rozlozitelné slouceniny a jeho rozklad je
striktné aerobnim procesem. Houby bilé hniloby jsou jedinou skupinou organismd, kterd je
schopna pln¢ rozkladat lignin a mineralizovat ho az na CO; a H,O (Lundell et al., 2010).
Z rozkladu ligninu neziskavaji houby bilé hniloby energii, tato schopnost jim ale pfinasi
urcitou ekologickou vyhodu spocivajici v usnadnéni pfistupu k snadnéji rozlozitelné

celuldze a hemiceluloze (Pointing, 2001).

3.4.1 Enzymaticky aparat

Diky nepravidelné polymerické struktuie a aromatickému charakteru ligninu museji mit
enzymy umoziujici jeho degradaci nizkou substratovou specifitu. Enzymaticky aparat
ligninolytickych hub sestdva z mnozstvi enzymii produkovanych extracelularné (sem patii

vetSina enzymt, které se podileji na degradaci ligninu) 1 intracelularné.
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3.4.1.1 Ligninolytické enzymy

Ligninolytické houby produkuji tfi hlavni ligninolytické enzymy: lignin peroxidazu
(LiP, E. C. 1.11.1.14), Mn-dependentni peroxidazu (MnP, E. C. 1.11.1.13) a fenol oxidazu
lakazu (E. C. 1.10.3.2). Pocet a mnoZzstvi produkovanych enzymi se u jednotlivych druhii
hub lisi. Regulace genové exprese lakaz a peroxiddz je ovlivnéna koncentracemi uhliku,
dusiku a iontl kovl, pfitomnosti xenobiotik, slozenim rlistového média a rastovymi
podminkami (Quaratino et al., 2006; Janusz et al., 2013).

LiP jsou glykosilované peroxidazy, obsahujici ve své struktufe hem (Kirk a Farrell,
1987). Hmotnosti LiP je obvykle kolem 40-50 kDa a isoelektricky bod (pl) 3,2—4,0 (Wong,
2009). LiP v ptitomnosti H,O; katalyzuje oxidaci veratryl alkoholu, ktery poté dale oxiduje
nefenolické aromatické latky, a ty se samovolné rozkladdaji. Vznikajici radikaly mohou
podléhat tad¢é dalSich reakci, napf. oxidaci, Stépeni vazby uhlik-uhlik, hydroxylaci,
dimerizaci, polymerizaci ¢i demethylaci (Pointing, 2001). LiP dale katalyzuji i oxidaci
fenolickych aromatickych substrati (Wong, 2009). LiP jsou ligninolytickymi houbami
produkovany vyhradné extracelularné (Baldrian, 2006).

MnP jsou glykosilované peroxiddzy o hmotnosti obvykle 4050 kDa, obsahujici ve své
struktufe hem. MnP oxiduje Mn®* v piitomnosti H,O, na vysoce reaktivni Mn®*, ktery je
stabilizovan chelataénimi ¢inidly, napf. kyselinou §tavelovou. Chelatovany Mn®*" slouZi
jako nizkomolekularni mediator atakujici fenolické latky za vzniku nestabilnich radikald,
které se nasledné¢ samovolné rozkladaji (Hofrichter, 2002). Izolovand MnP je schopna
degradovat PAH (Bogan a Lamar, 1996), pentachlorofenol (Hofrichter et al., 1998) ¢i TNT
(Van Aken et al.,, 1999) in vitro. MnP jsou ligninolytickymi houbami produkovany
vyhradné extraceluldrné (Baldrian, 2006).

Lakazy jsou fenol oxiddzy obsahujici m&d’. Katalyzuji oxidace riiznych aromatickych
substratd, pii nichZ je kyslik redukovén na vodu a slouzi tak jako terminélni akceptor
elektrond. Inicialni produkt je vétSinou nestabilni a mize podléhat dalsi katalytické oxidaci,
hydrataci, disproporcionaci ¢i polymerizaci (Thurston, 1994). VétSina houbovych lakaz
jsou extracelularni globularni proteiny o hmotnosti 60—70 kDa s pl okolo pH 4,0. Jejich
typickym substratem jsou fenoly, které jsou oxidovany na fenoxy-radikaly (Giardina et al.,
2010). Lakaza miZze oxidovat i nefenolické substraty (napf. veratryl alkohol) za

ptitomnosti vhodnych mediatort, napt. 2,2'-azino-bis(3-ethylbenzothiazolin-6-sulfonové
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kyseliny) (ABTS) (Bourbonnais a Paice, 1990). Lakadzy mohou byt produkovany
| intracelularng, nicméné vétSina jich je ligninolytickymi houbami produkovana
extracelularné (Baldrian, 2006).

Ligninolytické houby produkuji mnozstvi dalSich enzyma, které se mohou podilet na
rozkladu ligninu a degradac¢nich procesech. Patii sem napt. dalsi peroxidazy, napt. glyoxal
oxidaza a superoxid dismutaza, které produkuji H,O, potiebny pro MnP a LiP (Leonowicz
et al., 1999). N¢ktefi autofi uvadéji dale versatilni peroxidazu nezavislou na piitomnosti
Mn*, kterd v izolované formé& dokéZe transformovat napi. pentachlorofenol in vitro

(Davila-Vazquez et al., 2005).

3.4.1.2 Cytochrom P450

Cytochrom P450 (CYP) patii do skupiny tzv. oxidaz se smiSenou funkci, které
pfedstavuji hlavni mechanismus, jakym jsou u eukaryotickych organismi metabolizovany
xenobiotika. Tyto oxiddzy obsahuji hem a v eukaryotické bufice jsou lokalizovany
v membrané hladkého endoplazmatického retikula (ER), jsou tedy intraceluldrni (Masaphy
et al., 1996). CYP katalyzuje hydroxylace (substratem jsou piedev§im hydrofobni
slouceniny), ale i fadu dal$ich reakci jako epoxidace ¢i N-, S-, a O-demethylace (Schneider
a Clark, 2013).

CYP neni u hub bilé hniloby pfili§ prozkouman z diivodu obtizné izolace, nestability a
nizké hladiny exprese danymi druhy (van den Brink et al., 1998). Dtikazy o zapojeni CYP
pii degradaci polutantli jsou vétSinou nepiimé: CYP je inhibovan napt. oxidem uhelnatym
(Bezalel et al., 1997) ¢i piperonyl butoxidem (Mori et al., 2003; Matsuzaki a Wariishi,
2004) a reakce jim katalyzované jsou NADPH dependentni (Ning et al., 2010).

3.4.2 Vyuziti ligninolytickych hub v bioremedia¢nich postupech

U ligninolytickych hub byla popsana schopnost transformace PAH (Cajthaml et al.,
2008), ED (Cajthaml et al., 2009), PCDD (Kamei et al., 2009), PCB (Dietrich et al., 1995),
organochlorovanych pesticidii v¢. DDT (Xiao et al., 2011; Purnomo et al., 2013; Bumpus a
Aust, 1987), 2,4,6-trinitrotoluenu (TNT) (Kim a Song, 2000), fluorochinolont
(Cvancarova et al., 2015), syntetickych barviv (Senthilkumar et al., 2014; Mir-Tutusaus et
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al., 2004), bromovanych zpomalovact hoieni (Donoso et al., 2008) ¢i nékterych farmak
(Marco-Urrea et al., 2009).

Vsestrannost degradacniho mechanismu ligninolytickych hub umoziiuje soubé&znou
degradaci vznikajicich intermediatti. P. ostreatus je napt. schopen degradovat heptachlor
epoxid, coz je rekalcitrantni metabolit vznikajici pfi degradaci insekticidu heptachloru
(Purnomo et al., 2013). Pfi degradaci smési PCB D103 kmenem P. ostreatus byla
zaznamenana soub&Zna degradace CBA a dalsich intermediatt (Cvandarova et al., 2012).

Pro introdukci houby do kontaminované matrice je mozné pii realnych degradacnich
aplikacich pouzit vyplozeny substrat z komerénich péstiren. Typickym piikladem je
Vv tomto ohledu hliva ustficna (P. ostreatus) péstovana pro potravinové ucely ve velké mite
po celém svéte (Magan et al., 2010). Eggen (1999) pii degradaci hife rozlozitelnych PAH
(se Ctyfmi a péti aromatickymi jadry) dokonce zaznamenala vyssi degrada¢ni ucinnost

vyplozeného substratu ve srovnani se substratem Vv ristové fazi pred tvorbou plodnic.

3.4.3 Degradace PCB ligninolytickymi houbami

Pti degradaci PCB ligninolytickymi houbami je pravdépodobné¢ zapojen nejen systém
ligninolytickych enzymd, ale z neptimych dikazl 1ze usuzovat, ze prvni krok predstavuje
oxidace PCB intracelularnim enzymatickym komplexem CYP (Cvanéarové et al., 2012;
Stella, 2014). Zapojeni CYP V inicialni fazi transformace bylo navrzeno i u biodegradace
CBA (Stella et al., 2013), PAH (Bezalel et al., 1996; Covino et al., 2010),
17a-ethinylestradiolu (Ktesinova et al., 2012) ¢i nékterych farmak (Marco-Urrea et al.,
2009). Naopak degradace hydroxylovanych PCB, toxickych produktd vznikajicich pti
degradaci PCB, muze probihat i jen s izolovanou lakazou (Keum a Li, 2004; Schultz et al.,
2001; Kordon et al., 2010). Jednotlivé ligninolytické houby se v konkrétnim mechanismu a
strategii degradace pravdépodobné lisi (Vyas et al., 1994; Kamei et al., 2006).

Jako metabolity vznikajici pti degradaci PCB kmenem P. ostreatus byly detekovany
CBA, hydroxylované a methoxylované PCB, chlorované benzaldehydy a chlorované
alkoholy (Obr. 3). VSechny metabolity byly detekovany pouze ve stopovych mnozstvich,

coz znaéi, ze nedochazi k jejich kumulaci (Cvanéarova et al., 2012).

21



*H*
A

C? ° \iz

\ HO & Cl,
CH,OH CHO CHO COOCH,
cl
o ['oh oo C om0 cl,
\ CH,OH CH,0H
HO Cl, cl

Obr. 3 Schéma degradace PCB houbami bilé hniloby. P¥evzato z Cvanéarova et al., 2012.

Pti degradaci PCB ligninolytickymi houbami nedochazi ke kumulaci CBA, jako je tomu
u nékterych aerobnich bakterii. Schopnost degradovat mono- di- a trichlorované CBA byla
zjisténa u ligninolytickych hub P. ostreatus, Lentinus tigrinus, Irpex lacteus, Pycnoporus
cinnabarinus, Dichomitus squalens, Bjerkandera adusta, Phanerochaete chrysosporium,
Phanerochaete magnoliae a Trametes versicolor. Uginnost degradace zavisi na struktufe
dané CBA a konkrétnim druhu. Nékteré druhy ve. P. ostreatus byly v tekutém médiu dale
schopné snizit akutni toxicitu po degradaci (Muzikat et al., 2011; Stella et al., 2013).

Moeder et al. (2005) se pti studiu degradace D103 kmenem P. ostreatus 3004
kultivovanym na slamovém substratu zaméfili na faktory ovlivigjici uc¢innost degradace
PCB. Pfedevsim jde o chemickou strukturu jednotlivych kongenert, Kow a rozpustnost ve

vod¢. Ucinnost degradace je vyssi u kongeneril s niz§im po¢tem atomi chloru, kongenerii
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substituovanych pouze na jednom aromatickém kruhu a kongenerd substituovanych
v poloze ortho. Naopak umisténi CI v polohach meta a para degrada¢ni ucinnost snizuje.
Autofi dale zjistili, ze dochazi k translokaci PCB dovniti houbovych plodnic, ackoliv
zanedbatelné (<1 %). Piednostné dochazelo k translokaci hife degradovatelnych

kongenera.
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4 CILPRACE

Cile prace byly:

optimalizace metodiky pro stanoveni koncentrace PCB ve vodnych matricich

e stanoveni koncentrace PCB ve vzorcich kontaminované podzemni vody z oblasti
byvalé obalovny zivi¢nych drti

e pilotni biodegradace PCB houbovym kmenem P. ostreatus KRYQOS, kultivovanym na
slamovém substratu, v¢. sledovani produkce vybranych ligninolytickych enzymu a
mnozstvi houbové biomasy

e navrzeni pracovnich podminek pritokového bioreaktoru pro optimélni biodegradaci

PCB ve vodnych matricich kmenem P. ostreatus KRYOS v¢. sledovani produkce

vybranych ligninolytickych enzymi, mnozstvi houbové biomasy a charakterizace

pfitomnych mikroorganism
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5 MATERIAL A METODY

5.1 Pouzity material a chemikalie

2,6-dimethoxyfenol (DMP) 99%
ABTS >98%

Aceton pro HPLC

Agar

Coomassie Brilliant Blue

Cyklohexan pro organickou stopovou analyzu
Delor 103 (D103)

D-Glukosa monohydrat, p.a.
Dihydrogenfosforecnan draselny, p.a.
Dichlormethan pro HPLC

Dusik 99,99%

Ergosterol >95,0%

Ethanol 96%

Ethylester kyseliny octové pro HPLC
Hexachlorbenzen (HCB) 99%

Hoveézi sérovy albumin (BSA)
Hydroxid draselny, p.a.

Hydroxid sodny, p.a.

Chloroform pro HPLC

Kolonky CHROMABOND Cyg ec
Kyselina ethylendiamintetraoctova (EDTA) >99,9%
Kyselina chlorovodikova 35%, p.a.
Kyselina malonova 99%

Kyselina octova 99%, p.a.

Kyselina ortho-fosfore¢na 84-85%, p.a.
Kyselina sirova 96%, p.a.

Malt extrakt Broth

Methanol pro HPLC

Methyl tridekanoat >97%

n-Hexan pro HPLC

n-Pentan pro HPLC

Octan sodny >99,9%

Peroxid vodiku >30%

Pisek moftsky

Silikagel 60 pro kolonovou chromatografii
Siran manganaty, monohydrat >99,9%
Siran sodny bezvody, p.a.

Slamové pelety

SPE Disky ENVI™-18

Toluen pro HPLC

Vyplozeny slamovy substrat (P. ostreatus KRYOS)

Sigma-Aldrich, Némecko
Sigma-Aldrich, Némecko
Chromservis, CR

Penta, CR
Sigma-Aldrich, Némecko
Chromservis, CR
Chemko Strazske, SR
Lach-Ner, CR

Lachema, CR
Chromservis, CR

Linde, CR
Sigma-Aldrich, Némecko
Fagron, CR
Chromservis, CR
Sigma-Aldrich, Némecko
Amresco, USA

Penta, CR

Lach-Ner, CR
Chromservis, CR

Macherey-Nagel, Némecko

Sigma-Aldrich, Némecko
Lach-Ner, CR
Sigma-Aldrich, Némecko
Lach-Ner, CR

Fluka, Némecko
Lach-Ner, CR

Oxoid, VB

Chromservis, CR
Sigma-Aldrich, Némecko
Chromservis, CR
Chromservis, CR
Sigma-Aldrich, Némecko
Fluka, Némecko
Lach-Ner, CR

Merck, Némecko
Sigma-Aldrich, Némecko
Lach-Ner, CR

Atea Praha, CR
Sigma-Aldrich, Némecko
Chromservis, CR

Volek, CR
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5.2 Pristrojové vybaveni

Analytické vahy AE 240

ASE 200 Accelerated Solvent Extraction System
Autoklav UNISTERI HP

Autosampler CombiPAL

Autosampler CP 8400

Centrifuga EBA 20

Centrifuga MIKRO 120

Detektor Waters 2996 PDA

Extrakéni manifold

Hmotnostni detektor 240-MS

Kapalinovy chromatograf Waters Alliance 2695
Kolona DB-5ms

Kolona LiChroCART® 250-4 — Superspher® 100 RP — 18
Kolona LiChrolut® Si 60

Lyofilizator

Magneticka michacka MM6

Mixér 7011 Ergo

Orbitalni tfepacka Orbitron

Peristalticka pumpa 120S

pH elektroda HC 103

pH metr PHO3

Plynovy chromatograf 450-GC

Plynovy chromatograf s hmotnostni detekci SCION SQ
Purifikacni systém Direct-Q ®

Spektrofotometr Infinite M200 PRO NanoQuant
Ultrazvukova lazen K-12

Vahy PM460

Vakuova rota¢ni odparka RVO 200A

Vodni lazen Julabo UC

Vortex IKA MS3 digital

Vortex mixer ZX Classic VELP

Mettler, Svycarsko
Dionex, USA

BMT Medical Technology, CR
Varian, USA
Bruker, USA
Hettich, Nemécko
Hettich, Nemécko
Waters, USA
Waters, USA
Varian, USA
Waters, USA
Agilent, USA
Merck, Némecko
Merck, Némecko
Labio, CR

Polamed, Polsko
ETA, CR

INFORS HT, Svycarsko
Watson Marlow, VB
THETA '90, CR
Labio, CR

Varian, USA
Bruker, USA
Merck Millipore, Némecko
Tecan, Svycarsko
Kraintek, CR
Mettler, Svycarsko
Ingos, CR

Julabo, Némecko
Works, USA
Scientifica, Italie
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5.3 Fyzikalné-chemické metody

5.3.1 Vyvin metodiky pro stanoveni koncentrace PCB ve vodnych matricich

5.3.1.1 Extrakce pevnou fazi (Kolonky CHROMABOND Cjs)

K extrakci byl pfipraven uméle kontaminovany vzorek, ktery se skladal z milli-Q vody
(ultra ¢ista voda; rezistivita 18,2 MQ-cm pii 25 °C), Deloru 103 a pfipadné methanolu.
Pokud byl ke vzorku ptiddvan methanol, byl nejprve smichan s ¢istou milli-Q vodou a az
potom nasledovala uméla kontaminace PCB.

Kolonky CHROMABOND Cjg byly postupné kondiciovany rozpoustédly
(dichlormethan (DCM), aceton, methanol, milli-Q voda). Po kondicionaci byl extrahovan
vzorek (podtlak cca 20 hPa, rychlost pritoku 4-8 ml-min™) a nasledovalo suseni (podtlak
do 200 hPa, 20-30 min). Sorbent byl eluovan postupné riznymi rozpousteédly (DCM,
ethylester kyseliny octové (EtOAcC), aceton, methanol) a/nebo jejich kombinacemi. Slozeni
vzorkd a podminky extrakci jsou uvedeny v Tab. 2.

Po eluci byly vzorky zbaveny vody bezvodym siranem sodnym. Pokud byla provedena
extrakce DCM, byl vzorek pieveden do EtOAc. Objem vysledného extraktu byl zjistén
bud’ zvazenim vialek pfed a po pfidani extraktu s naslednym piepoctem nebo piidanim
znamého mnozstvi vnitintho standardu hexachlorbenzenu (HCB). Vzorky byly

analyzovany plynovou chromatografii s hmotnostni detekci (GC/MS, kap. 5.3.3).

5.3.1.2 Extrakce pevnou fazi C18 (Disky ENVI™-18)

K extrakci byl pfipraven uméle kontaminovany vzorek, ktery se skladal z milli-Q vody,
Deloru 103 a ptipadné methanolu. Pokud byl ke vzorku pfiddvan methanol, byl nejprve
smichan s ¢istou milli-Q vodou a az potom nasledovala uméla kontaminace PCB.

SPE disk ENVI™-18 byl postupné kondiciovan rozpoustédly (pentan, dichlormethan
(DCM), methanol, milli-Q voda). Po kondicionaci byl extrahovan vzorek (podtlak cca
150 hPa, rychlost pritoku cca 30 ml~min'1) a nasledovalo susSeni (podtlak cca 400 hPa,
30 min). Sorbent byl postupné eluovan riznymi rozpoustédly (pentan, DCM, EtOAc,

hexan). Slozeni vzorkll a podminky extrakci jsou uvedeny v Tab. 3.
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Po eluci byly vzorky zbaveny vody bezvodym siranem sodnym. Pokud byla provedena
extrakce DCM, byl vzorek preveden do EtOAc. Pokud byla provedena extrakce pentanem,
byl vzorek pieveden do hexanu. Objem vysledného extraktu byl zjistén bud’ zvazenim
vialek pfed a po ptidani extraktu s naslednym prepoctem nebo ptiddnim znamého mnozstvi
vnitiniho standardu hexachlorbenzenu (HCB). Vzorky byly analyzovany plynovou
chromatografii s hmotnostni detekci (GC/MS, kap. 5.3.3).
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Tab. 2 SloZeni vzorki a podminky extrakce kolonkami CHROMABOND C18. DCM = dichlormethan, EtOAc = ethylester kyseliny

octové.
Experiment K1 K2 K3 K4
Vzorek — — A B A B C D E
SloZeni vzorku
milli-Q voda [1] 500 500 500 500 500 500 500 500 500
methanol [ml] — — 5 10 0 0 10 30 60
D103 [pg] 500 50 1 1 0,5 1 1 1 1
Kondicionace
DCM [ml] 6 6 5 5 5 5 5 5 5
aceton [ml] 6 6 - - - - - - -
methanol [ml] 6 6 5 5 5 5 5 5 5
milli-Q voda [ml] 6 6 5 5 5 5 5 5 5
Eluce
methanol [ml] + aceton [mI] + DCM [ml] 25+25+25 - - - - - - - -
aceton [ml] + DCM [ml] — 35+35 - - - - - - -
methanol [ml] - - - - - - - - -
aceton [ml] - - - - - - - - -
DCM [ml] - 10 10 10 10 10 10 10 10
DCM [ml] — 10 - - - - - - -
EtOAC [ml] — — 10 10 10 10 10 10 10
Suseni po extrakci [min] 20 20 30 30 30 0 30 30 30




Tab. 3. SloZzeni vzorkii a podminky extrakce Disky ENVI™-18. DCM =
dichlormethan, EtOAc = ethylester kyseliny octové.

Experiment DISK1 | DISK 2 | DISK 3
SloZeni vzorku

milli-Q voda [1] 0,75 1 1
methanol [ml] - 60 80
D103 [pg] 20,1 2 2
Kondicionace

pentan [ml] 20 — -
DCM [ml] — 20 20
methanol [ml] 20 20 20
milli-Q voda [ml] 20 20 20
Eluce

pentan [ml] 30 - -
pentan [ml] 30 - —
EtOAc [ml] 20 - -
DCM [ml] 20 30 30
hexan [ml] — 30 —

5.3.2 Extrakce pevnych matric vysokotlakou extrakci rozpoustédlem (ASE)

Pred vlastni extrakci byly vzorky lyofilizovany a homogenizovany (Mixér 7011 Ergo,
ETA). Extrakéni metoda byla provedena dle Cvanc¢arova (2009). Do patrony o objemu
30 ml byl vlozen papirovy filtr a 2 g motského pisku. Déle byl do patrony navazen vzorek
(34 g), mrtvy objem patrony byl doplnén moiskym piskem a navrch byl vlozen papirovy
filtr. Podminky vysokotlaké extrakce rozpoustédlem (ASE) byly: teplota 100 °C, tlak
13,8 MPa, pocet cyklu: 3, staticka faze 5 min. Pouzitym rozpoustédlem byl hexan:aceton
(1:1, v/v). Ziskané extrakty byly odpareny do sucha (podtlak 700 hPa, teplota 40 °C) a
rozpus$tény v presné¢ 10 ml hexanu.

Byla ptipravena smés 140 g silikagelu a 100 ml HSOs,, ktera byla odpafovana pies noc
na vakuové rotacni odparce (tlak 175 hPa, teplota lazné¢ 20 °C, 15 rpm). Takto pfipravena
smés (cca 15 g) byla pfidana ke vzorkiim pro odstranéni organickych necistot a vzorky
byly vortexovany. Nasledn¢ byly vlozeny do ultrazvukové 1azné (15 min, 50 °C) a poté
ponechany nékolik hodin ustalit. Ciry supernatant byl odebran sklenénou Pasteurovou

pipetou do 8 ml sklenéné vialy a centrifugovan (6000 rpm, 15 min). Ze vzorku bylo
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odebrano 900 pl do krimpovaci vialy a pfidano 100 pl vnitiniho standardu HCB
0 koncentraci 10 ppm. Nasledovala analyza GC/MS (kap. 5.3.3).

5.3.3 Detekce PCB plynovou chromatografii s hmotnostni detekci (GC/MS)

Analyza vzorku z kapitoly 6.1 (experimenty K1, K2, DISK 1 a K3) byla provedena na
plynovém chromatografu Varian 450-GC s hmotnostnim detektorem Varian 240-MS.
Analyty byly separovany na kolon¢ DB-SMS (délka 30 m, vnitini primér 0,25 mm,
tloustka stacionarni faze 0,25 pum). Nosnym plynem bylo He s prutokovou rychlosti
1 ml'min™. Nastiik byl 1 ul (autosampler CombiPAL), teplota injektoru byla 240 °C.
Teplotni program zacal isotermalné pii zavieném délic¢i (60 °C po dobu 1 min). Poté byl
d&li¢ otevien (split ratio 1:50) a teplota stoupala linearn& do 120 °C (25 °C-min™), poté do
240 °C (2,5 °C'min™) a tato teplota byla udrZovana konstantni 28 min. Celkovy &as
metody byl 80 min. Byla pouzita elektronova ionizace (EI), méfen byl celkovy iontovy
proud v rozsahu 140-410 m/z. Jednotlivé kongenery PCB byly identifikovany porovnanim
hmotnostnich spekter a retenénich ¢ast se standardem D103 nebo standardy jednotlivych
kongenerd.

Analyza vzorku z kapitol 6.1 (experimenty K4, DISK 2 a DISK 3), 6.2, 6.3.1 a 6.4.1
byla provedena na plynovém chromatografu s hmotnostnim detektorem SCION SQ.
Analyty byly separovany na koloné¢ DB-5MS (délka 30 m, vnitini primér 0,25 mm).
Nosnym plynem bylo He s pritokovou rychlosti 1 ml-min™. Nastiik byl 1 pl (autosampler
CP-8400) a teplota injektoru 240 °C. Teplotni program zacal isotermaln¢ pfi zavieném
déli¢i (60 °C po dobu 1 min). Poté byl déli¢ otevien (split ratio 1:50) a teplota stoupala
linearn& do 120 °C (25 °C-min™) a poté do 240 °C (2,5 °C-min™"). Celkovy &as metody byl
70 min. Byla pouzita elektronovéa ionizace (EI), méfen byl celkovy iontovy proud
v rozsahu 140410 m/z. Jednotlivé kongenery PCB byly identifikovany porovnanim
hmotnostnich spekter a retencnich ¢ast se standardem D103 nebo standardy jednotlivych

kongenerd.

5.3.4 Kvantifikace houbové biomasy prostif‘ednictvim stanoveni ergosterolu

Metoda extrakce byla upravena dle Bligh a Dyer (1959). Frakcionace lipidi,, mirna
alkalicka methanolyza a analyza GC/MS byla upravena dle Snajdr et al. (2008).
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5.3.4.1 Priprava vzorka

Vzorky (po 0,2 g) byly navazeny do 8 ml vial a byl k nim pfidan 1 ml cyklohexanu a
3 ml 10% KOH v methanolu (m/m). Vzorky byly 90 min inkubovény v ultrazvukové 14zni
pii 70 °C. Poté byl ke vzorkiim pifidan 1 ml destilované vody a 2 ml cyklohexanu. Vzorky
byly protiepany pomoci tfepacky vortex (30 sec, 3500 rpm) a organickd horni faze byla
odebrana sklen¢nou pipetou do ptipravené nové 8 ml vialy. Vzorky byly dodatecné
vyextrahovany ve dvou dalSich krocich vzdy pomoci 2 ml cyklohexanu. Extrakty byly
odpafeny proudem dusiku, rozpuStény v 1 ml methanolu a pfevedeny do 2 ml
centrifugacnich zkumavek. Po nasledné centrifugaci (3 min, 6000 rpm) bylo odebrano
800 pl supernatantu do 2 ml vialek a nasledovala analyza kapalinovou chromatografii s UV

detekci (HPLC-UV).

5.3.4.2 Stanoveni ergosterolu pomoci kapalinové chromatografie

Eluce ergosterolu probihala na kolon€¢ LiChroCART® 250-4 — Superspher® 100 RP-18
(4 pm) v isokratickém rezimu, kdy jako mobilni fdze byl pouzit 100% methanol (pritok
1 ml-min™®). Davkovaci objem vzorkd byl 10 pl a ergosterol byl detekovan UV detektorem
pfi 282 nm. Koncentrace ergosterolu byly stanovovany na zaklad¢ plochy piku pomoci
externich kalibra¢nich kiivek standardu ergosterolu, které byly sestrojeny z osmi bodu v

koncentra¢nim rozsahu 1-200 pg-ml™,

5.3.5 Stanoveni fosfolipidovych mastnych Kkyselin

5.3.5.1 Extrakce lipidi

Bylo navazeno 0,5 g lyofilizovaného vzorku do vypalené zkumavky. Ke vzorku bylo
ptidano 0,5 ml fosfatového pufru (50 mM KH,PO,, pH=7,4), 1,25 ml methanolu a
0,625 ml chloroformu, vzorek byl 15 s vortexovan a ponechan ve tmé extrahovat pfi
laboratorni teploté. Nasledovala centrifugace (3500 rpm, 5Smin). Supernatant byl odebran
Pasteurovou pipetou do nové vypalené zkumavky a uchovan ve tmé. K sedimentu bylo
pfidano 1,25 ml methanolu a 0,625 ml chloroformu, byl 15 s vortexovan a extrahovéan ve

tmé pifi laboratorni teplot¢ 1 h. Poté nasledovala centrifugace (3500 rpm, 5 min).
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Supernatant byl odebran Pasteurovou pipetou a spojen s piredchozim. Extrakce smeési
methanolu a chloroformu byla za stejnych podminek provedena jesté jednou.

K ziskanému celkovému supernatantu bylo piidano 1,9 ml fosfatového pufru a 1,9 ml
chloroformu, smés byla vortexovana a ponechana pies noc pii 4°C. Nasledovala
centrifugace (3500 rpm, 5 min). Spodni chloroformova ¢ast obsahujici fosfolipidy byla
Pasteurovou pipetou pienesena Cast do nové vypalené vialky. Vodnd faze byla dale
reextrahovana 1,9 ml chloroformu a odebrana spodni chloroformova faze byla spojena

s predchozi.

5.3.5.2 Frakcionace lipidi

Vzorek v chloroformu byl odpaien do sucha proudem dusiku, rozpustén v 300 pl
chloroformu a vortexovan. Na kolonu Lichrolut Si 60 promytou 1,5 ml chloroformu byl
aplikovéan vzorek. Neutralni lipidova frakce byla odstranéna promytim 2 ml chloroformu.
Glykolipidova frakce byla odstranéna promytim 6 ml acetonu. Fosfolipidova frakce byla

ziskana promytim 2 ml methanolu.

5.3.5.3 Mirna alkalickd methanolyza (transesterifikace)

V tomto kroku byly mastné kyseliny vazané ve fosfolipidech uvolnény a pfevedeny na
methylestery. Nejprve byl vzorek rozpustén ve smési 0,5 ml toluenu a 0,5 ml methanolu a
vortexovan 1 min. Ke vzorku byl pfidan 1 ml 0,2 M KOH v bezvodém methanolu a smé&s
byla inkubovéana 15 min pti 37 °C ve vodni 1azni. Poté bylo pfidano 1,6 ml hexanu, 0,4 ml
chloroformu, 0,3 ml kyseliny octové (I M) a 2 ml destilované vody a smés byla
vortexovana 1 min a nasledné centrifugovana (2500 rpm, 5 min). Horni faze byla odebrana
Pasteurovou pipetou do vypalené vialky. Vzorek byl promyt 1,6 ml hexanu a 0,4 ml
chloroformu, vortexovan 1 min a nasledné centrifugovan (2500 rpm, 5 min). Horni faze
byla odebrana Pasteurovou pipetou a spojena s piedchozi. Extrakce smési hexanu a
chloroformu byla provedena jeSté¢ jednou za stejnych podminek. Ziskany vzorek byl
odpatren dusikem a pteveden do 950 pl hexanu. Ke vzorku byl ptfiddn interni standard

(50 ul C13:0 methyl tridekanoat o koncentraci 200 ppm).
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5.3.5.4 GC/MS analyza

Vzorky byly analyzovany na plynovém chromatografu Varian 450-GC s hmotnostnim
detektorem Varian 240-MS. Analyty byly separovany na koloné DB-5MS (délka 30 m,
vnitini primér 0,25 mm, tloustka stacionarni faze 0,25 pm). Pomoci autosampleru Combi
Pal byl davkovan 1 pl vzorku, teplota injektoru byla 240 °C. Nosnym plynem bylo He
s pritokem 1,0 ml-min"". Teplotni program zadal isotermaln& pii teplotd 60 °C a trval
1 min pfi zavieném dé€li¢i. Potom byl déli¢ otevien (split ratio 1:50), teplota stoupala
linearné do 120 °C (25 °C-min ), poté do 240 °C (2,5 °C'min %) a tato teplota byla
udrzovana 10 min. K detekci byla pouzivana EI (70 eV). Byl méten celkovy iontovy proud
v rozsahu 50-400 m/z. Methylované mastné kyseliny byly identifikovany na zakladé
porovnani reten¢nich ¢asii s ptislusnymi standardy. Kalibracni kfivky byly sestrojeny z péti

bodi v koncentraénim rozsahu 0,1-10 pg-1™.

5.3.5.5 Vyhodnoceni

Ptitomné skupiny mikroorganism byly charakterizovany jako soucet koncentraci
mastnych kyselin charakteristickych pro jednotlivé skupiny (Snajdr et al., 2008; Némecek
etal., 2014):

e Gramnegativni bakterie (G-): 16:107,16:105, cy17:0, cy19:0, 18:1w7

e Grampozitivni bakterie (G+): 114:0, 115:0, al5:0, 116:0, 117:0, a17:0

e Aktinobakterie: 10Me-16:0, 10Me-17:0, 10Me-18:0

o Bakterie celkem: i14:0, i15:0, al5:0, 15:0, i16:0, 16:109, 16:107, 16:1w5,

10Me-16:0, i17:0, a17:0, cy17:0, 17:0, 10Me-17:0, 18:1®7, 10Me-18:0, cy19:0

e Celkova mikrobialni biomasa: 114:0, 115:0, al15:0, 15:0, i116:0, 16:109, 16:1w7,

16:105, 16:0, 10Me-16:0, i17:0, al7:0, cyl7:0, 17:0, 10Me-17:0, 18:107,
10Me-18:0, cy19:0, 18:206,9, 18:109
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5.4 Biologické metody

5.4.1 Priprava pevného substratu a sterilizace

Jako pevny substrat pro kultivaci byly pouzity slamové pelety. Do 250 ml
Erlenmayerovy banky bylo navazeno 10,0 g pelet a pfidano 33 ml destilované vody.
Sterilizace ban€k byla provedena v autoklavu vlhkou parou pod tlakem (121 °C po dobu
20 min). Banky byly ponechany 24 h pfi laboratorni teploté a poté byla provedena druhé

sterilizace.

5.4.2 Kultivace mikroorganismii

Pro degradaéni experimenty byl pouzit P. ostreatus KRYOS izolovany z vyplozeného
houbového substratu ziskaného od firmy Volek (Louny, CR). Kultura byla uchovavana na
malt-extrakt gluk6zovych (MEG) agarovych miskach pti 4 °C. Slozeni MEG agarového

média je uvedeno v Tab. 4.

Tab. 4. SloZzeni MEG agarového média.

glukoza 109
Malt extrakt Broth 59
agar 20 g
destilovana voda 1000 ml

Pii kultivaci P. ostreatus na slamovych peletach byly z kultur na MEG agarovych
miskach vyfiznuty disky (primér 8 mm, v laminarnim boxu, za sterilnich podminek). Do
kazdé 250 ml Erlenmayerovy banky se sterilnim substratem (kap. 5.4.1) byly vlozeny 4
disky. Kultivace probihala 10—14 dni ve tmé pii 28 °C.

5.4.3 Stanoveni enzymatickych aktivit

Enzymatické aktivity (EA) byly stanoveny spektrofotometricky (spektrofotometr
Infinite M200 PRO, Tecan) v mikrotitracnich destickach. Stanovena byla aktivita lakazy,
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MnP a VP nezavislé na ptitomnosti Mn®" a celkova koncentrace proteini. Enzymova
jednotka 1 U byla definovana jako takové mnozstvi enzymu, které katalyzuje preménu

1 umol substratu za 1 minutu. Pro vypocet EA byl pouzit vzorec (1):

EA =220 [Uml] (1)

kde:

EA je aktivita enzymu [U-ml™]

AAg0 je zmeéna absorbance reak¢ni smeési za 1 min

Vs je objem reakcni smési [pl]

€ je molarni extinkéni koeficient enzymového substratu pti dané vinové délce
[mMM™-cm™]

V\; je objem vzorku [pul]

5.4.3.1 Stanoveni aktivity lakazy

Pro ptipravu reak¢éni smési byl pfipraven 120 mM octanovy pufr rozpusténim 2,461 g
octanu sodné¢ho v 250 ml destilované vody; pH bylo pfiddnim kyseliny octové (99%)
upraveno na 5,0. Stanoveni EA lakazy bylo provedeno dle Matsumura et al. (1986).
Reakce byla zahdjena piidanim ABTS, které je oxidovano v pfitomnosti lakazy. Pii
detekované vlnové délce 420 nm je molarni extinkéni koeficient ABTS 36000 M™*-cm™.

SloZeni reak¢ni smési je uvedeno v Tab. 5.

Tab. 5. SloZeni reak¢ni smési pro stanoveni enzymatické aktivity lakazy.

objem [ul]
120 mM octanovy pufr (pH=5,0) 160
vzorek 20
50 mM ABTS 20
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5.4.3.2 Stanoveni aktivity MnP a VP

Pro ptipravu reakéni smési byl pripraven 65,8 mM malonatovy pufr rozpusténim
1,349 g malonové kyseliny v 250 ml destilované vody; pH bylo pfidanim hydroxidu
sodného (10 M) upraveno na 4,5. Stanoveni EA MnP a VP bylo provedeno dle de Jong et
al. (1994). Reakce byla zahajena pridanim 2,6-dimethoxyfenolu (DMP), ktery je danymi
enzymy oxidovan. Pti detekované vinové délce 469 nm je molarni extinkéni koeficient

DMP 49600 M™*-cm™. SloZeni reakénich smési I-111 je uvedeno v Tab. 6.

Tab. 6. SloZeni reakénich smési pro stanoveni enzymatické aktivity MnP a VP.

objem [pl]
I ] 11
65,8 mM malonatovy pufr (pH=4,5) 170 150 150
vzorek 20 20 20
20 mM MnSO4 — 10 —
10 mM H,0, — 10 10
20 mM kyselina ethylendiamintetraoctova (EDTA) — — 10
20 mM DMP 10 10 10

Aktivita MnP byla vypoctena dle vzorce (2) a aktivita VP dle vzorce (3):

EA(MnP) = EA(I) — EA(IID)  (2)
EA(VP) = EA(III) — EA(D) ©)

5.4.3.3 Stanoveni koncentrace proteinti

Stanoveni koncentrace proteind bylo provedeno dle Bradford (1976) na zékladé¢ zmény
absorbance vzorku po inkubaci (5 min pfi laboratorni teploté) pii 595 nm. Reakéni smés
sestavala z 20 pl vzorku a 180 ul ¢inidla dle Bradfordové, jehoz slozeni je uvedeno v Tab.
7. Jako slepy vzorek byla pouzita smés 20 pl vzorku a 180 pl ¢inidla dle Bradfordové. Pro
kvantifikaci byla sestrojena kalibra¢ni kiivka se standardem hovéziho sérového albuminu

(BSA) v koncentraénim rozsahu 1-10 pg-ml™.
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Tab. 7. SloZeni ¢inidla dle Bradfordové.

barvivo Coomassie Brilliant Blue G250 10 mg
ethanol 5ml

kyselina fosfore¢na 10 ml
destilovana voda 85 ml

5.4.4 Degradace PCB kmenem P. ostreatus KRYOS kultivovanym na slamovém

substratu

Bylo pfipraveno a dvakrat sterilizovano 44 ban¢k s pevnym substratem (kap. 5.4.1).
Barky byly inokulovany P. ostreatus KRYOS (kap. 5.4.2) a 10 dni kultivovany v temnu
pti 28 °C. Byl pfipraven roztok pro umélou kontaminaci bané€k pfidanim 12,5 ml D103 do
1 1 milli-Q vody (vysledna koncentrace 1,25 ppm D103). Mycelium a substrat v 9 bankach
pro stanoveni degradace, 6 bankach pro stanoveni obsahu ergosterolu a 4 bankéach pro
stanoveni enzymatické aktivity byl rozrusen sterilni kovovou ty¢inkou (povrchova
sterilizace ethanolem a plamenem) a nasledn¢ uméle kontaminovan po 40 ml pfipravené¢ho
roztoku D103 (celkovy obsah 50 pg D103 v bance). Devét ban€k, které slouzily jako tzv.
,heat-killed“ kontrola (HKC), bylo sterilizovano v autoklavu a nasledné¢ uméle
kontaminovéano 40 ml pfipraveného roztoku D103. Ke tfem bankam, které slouzily jako
biotick4 kontrola bez PCB, 6 baitkkdm pro stanoveni ergosterolu a 4 baitkkdm pro stanoveni
enzymatickych aktivit bylo po sterilnim rozruseni mycelia pfidano 40 ml c¢isté milli-Q
vody. VSechny baiiky byly v pritbé¢hu experimentu ponechany v temnu pii 28 °C.

Enzymaticka aktivita lakazy, MnP a MIP a celkové mnozstvi proteint (kap 5.4.3) kultur
s 1 bez ptidanych PCB byla stanovovana kazdé 2—-3 dny ze sterilné odebrané malé ¢asti
extracelularni tekutiny.

Odbéry pro stanoveni degradace PCB (vzdy 3 banky pro degradaci, 3 banky HKC a 1
barika jako bioticka kontrola) byly provedeny po 7, 14 a 28 dnech. Substrat s myceliem byl
lisem oddélen od extracelularni tekutiny a dale extrahovan metodou ASE (kap. 5.3.2).
Ziskana extracelularni tekutina byla extrahovana prostfednictvim SPE (kap. 5.3.1.1,
experiment K4, D). Prazdné banky byly vyplachnuty 15 ml EtOAc (orbitalni tfepacka, 24 h
pii 200 rpm) pro zjisténi sorpce PCB na sklo. Vzorky byly méteny GC/MS (kap. 5.3.3).
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Odbéry pro stanoveni ergosterolu (vzdy 2 banky s pfidanymi PCB a 2 barniky bez PCB)
byly provedeny po 7, 14 a 28 dnech. Substrat s myceliem byl lisem oddélen od
extracelularni tekutiny, lyofilizovan a dale extrahovan ASE metodou (kap. 5.3.2) a

analyzovan GC/MS (kap. 5.3.3).

5.4.5 Degradace PCB v priatokovém bioreaktoru

Prutokovy reaktor (celkovy objem 0,8 1) byl naplnén substratem uvedenym v Tab. 8. a
ponechan 24 h v temnu pii 28 °C. Poté byl premistén do laboratotfe a ponechan zde po cely
prabéh experimentu. Kohoutkova voda byla dechlorovana (stani 1 den v oteviené nadobé
pii laboratorni teploté)a k9 litram dechlorované vody bylo piidano 630 pl D103
o koncentraci 50 ppm (vysledna koncentrace 3,5 ug-l?). Takto ziskanid uméle
kontaminovana voda byla 7 dni rychlosti 0,9 ml-min™ &erpana ptes reaktor. Druhy a sedmy
den experimentu byl odebran 1 I efluentu pro SPE extrakci (kap. 5.3.1.1, experiment K4, D)
a naslednou GC/MS analyzu (kap. 5.3.3). Kazdy den byla v efluentu stanovena
enzymatickd aktivita lakazy (kap. 5.4.3.1). Po skoneni experimentu byl cely obsah
reaktoru lyofilizovan, zvazen, homogenizovan a nasledné¢ vzorkovan pro extrakci PCB
metodou ASE a stanoveni GC/MS (kap. 5.3.2 a 5.3.3), stanoveni ergosterolu (kap. 5.3.4, 3
paralely) a stanoveni mastnych kyselin (kap. 5.3.5, 3 paralely).

Tab. 8. Substrat pouzity v pritokovych reaktorech R1-R3.

P. ostreatus KRYOS izolovany z vyplozeného substratu, kultivovany 10 dni
na slamovych peletach (kap 5.4.1a5.4.2)

Vyplozeny slamovy substrat s P. ostreatus KRYOS + sterilizované slamové
pelety (kap 5.4.1) (1:1, viv)

Vyplozeny slamovy substrat s P. ostreatus KRYOS + sterilizované slamové
pelety (kap 5.4.1) (1:1, viv)

R1

R2

R3

5.5 Statistické zpracovani dat

Pro statistické zpracovani dat (kap. 6.3.3 a 6.4.3) byl pouzit statisticky program R (verze
1386 3.2.1).
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6 VYSLEDKY A DISKUZE

6.1 Vyvin metodiky pro stanoveni koncentrace PCB ve vodnych

vzorcich

Pro stanoveni PCB z vodné matrice s néslednou analyzou plynovou chromatografii
s hmotnostni detekci (GC/MS) je nutné analyty z vody zakoncentrovat a ptevést do
vhodného organického rozpoustédla. Jako extrakéni metoda byla zvolena extrakce pevnou
fazi (SPE). SPE je hojn¢ vyuzivanou metodou pii extrakci rtiznych organickych polutanta
zvodnych matric. Ve srovnani napf. s extrakci kapalina-kapalina (Liquid-Liquid
Extraction, LLE) je u SPE mensi spotieba rozpoustédel a zpracovani vzorku je rychlejsi a
manualné méné narocné (Wolska et al., 1999; Fortuny et al., 2003; Senseman et al., 2003;
Erger et al., 2012).

Metodika dle Zhang et al. (2007) byla upravena pro extrakci SPE kolonkami
CHROMABOND C;g obsahujicimi silikagel s navdzanymi oktadecylovymi skupinami.
Vytéznost extrakce (kap. 5.3.1.1, experiment K1) uméle kontaminované vody (koncentrace

1000 pg-1™) se pohybovala kolem 30 % pro jednotlivé PCB kongenery (Obr. 4).
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Obr. 4 Vytéznost extrakce jednotlivych PCB kongenert z uméle kontaminované vody
(koncentrace 1000 pg-1* D103) kolonkami CHROMABOND Cis, experiment K1.
Chybovymi usekami je zndzornéna smérodatna odchylka (2 paralely).
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Pro ovéfeni sorpéni kapacity sorbentu byl proveden dalsi pokus s kolonkami
CHROMABOND C;g (kap. 5.3.1.1, experiment K2), kde byla desetkrat snizena
koncentrace PCB v uméle kontaminované vodé¢ (vysledna koncentrace 100 ug-l'l). Doslo
K uré¢itému zvySeni vytéznosti extrakce, ale pouze na cca 50 % (Obr. 5). Dale byla
testovana eluéni schopnost rozpoustédel piidanim dvou extrakénich krokii, v téchto
extraktech ale nebyly detekovany PCB.

Ziskané vysledky se pfili§ neshodovaly s literaturou, Zhang et al. (2004) zaznamenali
vytéznost 60-120 % pro jednotlivé PCB kongenery, Wolska et al. (1999) dosahli
s kolonkami Cyg vytéznosti 48—70 % a Wolska et al (2005) vytéznosti 40-80 %.
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Obr. 5 Vytéznost extrakce jednotlivych PCB kongeneri z uméle kontaminované vody
(koncentrace 100 pg-1" D103) kolonkami CHROMABOND Cis, experiment K2.
Chybovymi usekami je znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).
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Dalsim typem SPE, ktery byl testovan pro extrakci PCB, byly SPE disky ENVI™-18.
Tyto disky obsahuji stejny sorbent jako kolonky CHROMABOND Cjg, maji ale oproti nim
nékolik vyhod. SPE disky maji vyssi sorpéni kapacitu, méné casto dochazi k ucpani
sorbentu ¢i tvorbé preferencnich kanalk, kterymi prednostné pronika rozpoustédlo, muze
byt pouzit vyssi pritok a aplikovan vétsi objem vzorku (Quintana et al., 2003; Mikoskova
et al.,, 2004; Eger et al., 2012). Pro extrakci byla upravena metodika pouzita autory
Westbom et al. (2004).

Znovu byla sniZena koncentrace PCB (asi Ctyfikrat, na 26,8 ug-l'l). Primérné vytéZnost
extrakce uméle kontaminované vody (kap. 5.3.1.2, experiment DISK 1) byla piesto opét
velmi nizka, pohybovala se kolem 30—40 % pro jednotlivé kongenery (Obr. 6).

Westbom et al. (2004) zaznamenali s disky ENVI™-18 vytéznost 68-80 % pfi inicialni
koncentraci 1 pg-1™a 77-85 % pfi inicialni koncentraci 0,02 pg-1™. Erger et al. (2012)
dosahli vytéznosti 76-89 % s disky se sorbentem Cig. Dale zjistili, Ze vytéznost se nelisi

mezi jednotlivymi Cyg disky od riznych vyrobci a také, ze neni ovlivnéna pH vzorku.

DISK 1
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Obr. 6 Primérna vytéZnost extrakce jednotlivych PCB kongeneri z uméle
kontaminované vody (koncentrace 26,8 pg-1* D103) disky ENVI™-18, experiment
DISK 1. Chybovymi useckami je znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).
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V n¢kterych pracich se mizeme setkat s pfidanim methanolu ke vzorku vody pro
zlepSeni vytéznosti extrakce (Geissler a Scholer, 1991; Quintana et al., 2003; Wolska et al.,
2005). Moznym divodem by mohlo byt zvySeni rozpustnosti PCB ve vod¢ obsahujici
methanol (Li a Andren, 1994). Proto byl sestaven pokus extrakce uméle kontaminované
vody s pfidanim methanolu kolonkami CHROMABOND C;g (kap. 5.3.1.1, experiment
K3). K0,5 I milli-Q vody bylo ptidano 5 ml (paralela A) nebo 10 ml (paralela B)
methanolu. Koncentrace PCB byla dale opét sniZena na asi 2 pg-1™.

Vysledky tohoto experimentu naznacovaly, ze vytéznost extrakce je pozitivné ovlivnéna
ptidanim methanolu do milli-Q vody pied jeji umélou kontaminaci a ze se tato vytéznost

pravdépodobné zvysuje se zvySujicim se mnozstvim ptfidaného methanolu (Obr. 7).
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Obr. 7 Vytéznost extrakce jednotlivych PCB kongeneri z uméle kontaminované vody
(koncentrace cca 2 pg-1" D103) kolonkami CHROMABOND Cig s pFidavkem
methanolu ke vzorku, experiment K3.
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V nasledujicim pokusu byl optimalizovan pfidavek methanolu ke vzorku (kap. 5.3.1.1,
experiment K4). Pro extrakci byly opét vybrany kolonky CHROMABOND Cig. Byl
testovan piidavek 0-60 ml methanolu k 0,5 | milli-Q vody pfed umélou kontaminaci PCB
(Obr. 8).

Pro vétsinu kongenert vytéznost stoupala se zvysujici se koncentraci methanolu. Tento
trend je patrny predevsim pro piidavek 0-30 ml methanolu k 0,5 1 vody. Dalsi ptidavek (60
ml) se zvySenou vytéznosti extrakce projevil pouze u nékterych kongeneri (napi. 18, 26,
28+31). Naopak u kongenerti 22, 33+53 ¢i 44 vytéznost oproti pridani 30 ml methanolu
poklesla. S vyjimkou kongenerti 48+47 a 74 nezpusobilo pfidani dvojnasobného mnozstvi
methanolu (z 30 na 60 ml) odpovidajici vzrist extrakéni vytéznosti. Rizné vytéznosti pro
rizné kongenery jsou pravdépodobné zplisobeny jejich odliSnymi chemickymi vlastnostmi
(rozpustnosti ve vod¢ ¢i polohou Cl atomtll). Vzhledem k tomu, Ze pro jednotlivé vzorky
nebyly provedeny paralely, ale nelze s jistotou urcit obecny trend.

U vzorku B si 1ze déle vSimnout pozitivniho efektu nesuseni sorbentu po extrakci.
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Obr. 8 Vytéznost jednotlivych PCB kongeneru pfi optimalizaci SPE extrakce z uméle
kontaminované vody (koncentrace 1-1,8 pg-1" D103 podle vzorku) kolonkami
CHROMABOND Cjgs pridavkem methanolu ke vzorku, experiment K4.
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Postup s pridanim methanolu byl dale aplikovan i na SPE disky (kap. 5.3.1.2,
experiment DISK 2). Inicialni koncentrace byla asi 2 pg-1™. S disky bylo dosazeno vyssi
vytéznosti nez v odpovidajicim pokusu s kolonkami (experiment K3, paralela D).

Vytéznost se pro jednotlivé PCB kongenery pohybovala kolem 80 %.
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Obr. 9 Primérna vytéZnost jednotlivych PCB kongeneru pri extrakci z uméle
kontaminované vody (koncentrace asi 2 pg-l" D103) SPE disky ENVI™-18
s pridanim 60 ml methanolu k 1 | vzorku, experiment DISK 2. Chybovymi tseckami
je znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).
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V nasledujicim pokusu byl jesté zvySen podil methanolu na pfidavek 80 ml do 1 |
milli-Q vody (kap. 5.3.1.2, experiment DISK 3). Protoze z pfedchoziho experimentu
(DISK 2) vyplynulo, Ze eluce disku 30 ml DCM je dostacujici, byla také vynechana druha
eluce hexanem s cilem redukovat mnozstvi spotiebovanych rozpoustédel. Toto schéma
extrakce prineslo nejvyssi vytéznost, v praméru kolem 85-90 % (Obr. 10). Z tohoto
divodu byla tato vyslednd metodika vybrana pro analyzu redlné kontaminované vody (kap.

6.2).
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Obr. 10 Primérna vytéznost jednotlivych PCB kongeneru z uméle kontaminované
vody (koncentrace asi 2 pg-I': D103) p¥i extrakci SPE disky ENVI™-18 s p¥idinim 80
ml methanolu k 1 1 vzorku, experiment DISK 3. Chybovymi use¢kami je znazornéna
smérodatna odchylka (3 paralely).

46



6.2 Stanoveni koncentrace PCB ve vzorcich podzemni vody

Pro analyzu vzorku reélné kontaminované podzemni vody z byvalé obalovny ziviénych
drti byla pouzita metodika DISK 3 (kap. 5.3.1.2). Podzemni voda obsahovala
33+0,1 ug-l'1 PCB (suma vybranych kongenerti). Nejhojnéji zastoupené byly
trichlorované kongenery, které dohromady piedstavovaly asi 80 % celkového obsahu PCB,
coz odpovidd charakteru zneciSténi Delorem 103. Nejvice abundantni byl smésny pik
kongenert 28+31 (0,76 + 0,09 ug:1™), které rovnéz piedstavuji nejvétsi pik Deloru 103 (asi
22 % celkové plochy pikti v chromatogramu D103) (Kubatova et al., 1996).
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Obr. 11 Koncentrace jednotlivych PCB kongeneru identifikovanych v podzemni vodé
z oblasti byvalé obalovny Ziviécnych drti. Chybovymi tusetkami je znazornéna
smérodatna odchylka (3 paralely stanoveni).

47



6.3 Degradace PCB kmenem P. ostreatus KRYOS kultivovanym na

slamovém substratu

6.3.1 Degradace PCB

P. ostreatus KRYOS byl kultivovan na slimovém substratu a uméle kontaminovan PCB
(50 pug D103 na 43 g vihkého slamového substratu, kap. 5.4.4). Degradace PCB byla
stanovena v 7., 14. a 28. dni experimentu a zahrnovala analyzu vodné ¢asti vzorku (kap.
5.3.1.1, experiment K4, D) i analyzu pevného substratu (kap. 5.3.2).

V analyzované vodné Casti nebyly u zadného vzorku detekovany PCB.

V pribéhu experimentu byl zaznamenan pokles obsahu PCB kromé ban&k obsahujicich
zivou kulturu i v heat-killed kontrolach (HKC), kde by neméla probihat degradace. Proto
jsou rezidudlni koncentrace jednotlivych kongenerh vztazeny viaci rezidualnim
koncentracim pfislusnych kongenerti v HKC (Obr. 12 a Tab. 9).

I ptesto byla detekovana degradace PCB, ktera se liSila pro jednotlivé kongenery (Obr.
12). Nejlépe byly degradovany kongenery 4, 19 a 25, jejichZ obsah po ¢tyfech tydnech
kultivace poklesl pod 20 % ptidaného mnozstvi a dale kongenery 6, 27+24, 45, 56+60,
66+95 a 70+76, jejichz rezidualni obsah po ¢tyfech tydnech poklesl pod 50 %. Oproti tomu
nejmensi degradace byla pozorovana u kongenertt 17+15, 28431, 48+47, 49 a 99+113, u
kterych po ¢tyfech tydnech zlstalo >80 % ptivodniho obsahu.

Moeder et al. (2005) zaznamenali pti degradaci Deloru 103 kmenem P. ostreatus 3004
kultivovanym na slamovém substratu po 44 dnech nejucinnéjsi degradaci u kongenert 4,
19, 27424, 6, 46 a 7+9 (>90% degradace inicialniho mnozstvi). Tyto vysledky jsou
u kongenera 49, 63, 74, 42+37 a 66+95 (<20% degradace inicialniho mnozstvi).

Kubatova et al. (2001) sledovali degradaci PCB riznymi kmeny ligninolytickych hub
v uméle kontaminované pidé. Zatimco druhy P. chrysosporium a T. versicolor nebyly
schopné vyrazné snizit obsah PCB oproti kontrolam, ¢tyfi kmeny P. ostreatus (3004, F6,
P15 a P19) vykazovaly podobnou degrada¢ni ti¢innost a byly schopné odstranit asi 40 %
PCB za dva mésice. Nejlépe byly degradovany kongenery substituované v poloze ortho (4,

19, 45 a 46) a naopak nejméné kongener 74, ktery ma dva atomy Cl v pozici para.
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Obr. 12 Rezidualni koncentrace jednotlivych PCB kongeneri po degradaci Deloru 103 kmenem P. ostreatus KRYOS kultivovanym
na slamovém substratu. Obsah PCB v baiice byl 50 pg D103 na 43 g vlhkého slaimového substratu. Chybovymi tseckami je

B znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).




Z procentualniho zastoupeni jednotlivych kongenert v D103 (Kubatova et al., 1996;
Taniyasu et al., 2003) bylo vypocteno celkové mnozstvi odstranénych PCB (Tab. 9).

Tab. 9 U¢innost odstranéni PCB po 4 tydnech degradace P. ostreatus KRYOS.

Pocatecni obsah PCB v baiice [pg] 50
PCB ostranéno z vody [%] 100
Rezidualni obsah PCB ve 4. tydnu [%] 59+8
PCB odstranéno celkem [pg] 20+ 4

Ve vétsing praci zabyvajicich se degradaci PCB ligninolytickymi houbami byla popséana
schopnost P. ostreatus degradovat PCB s pomérné vysokou ucinnosti jak v tekutych
médiich, tak i na pevném substratu (Kubatova et al., 2001; Moeder et al., 2005;
Cvancdarova et al., 2012). Oproti tomu Novotny et al. (2004) nezaznamenali Zadnou
degradacni schopnost u kmene P. ostreatus 3004 v dusikem-limitovaném tekutém médiu.

Pokles obsahu PCB v HKC muze byt zpisoben sorpci PCB na slamovy substrat,
ptipadné¢ houbové mycelium, adsorpci na sklenénou sténu banky nebo volatilizaci.
Kubatova et al. (2001) pouzili pro extrakci PCB Soxhletiv extraktor a v kontrolni pudé
dosahli extrakéni Uc¢innosti pouze 0-50 %. Nejmensi vytéznost byla pozorovana
U nizkochlorovanych kongenerti, coz si autofi vysvétlovali jejich vyssi tékavosti.
Extrahovali proto i slamovy substrat inokulovany houbovou kulturou, ktery byl umistény
nad kontaminovanou ptuidou, a nalezli zde dalSich asi 10 % PCB. Beaudette et al. (1998)
zaznamenali ztraty PCB az 40 % v abiotickych kontrolach a az 60 % v kontrolach
s kulturou usmrcenou kyselinou chloristou pfi kultivaci v tekutém médiu. Tento rozdil byl
pfipsan sorpci na houbové mycelium. Novotny et al. (1997) zaznamenali po tiech tydnech
ztraty asi 75 % v HKC.

Zachar et al. (1996) zkoumali fyzikalni faktory negativné ovliviiujici vyhodnocovani
dlouhodobych experimentii biodegradace PCB. Zjistili, ze vytéznost PCB zavisi na typu
pouzitého média a vyrazné klesa s Casem. Autofi analyzovali i mnozstvi PCB zachycenych
na celulézovych zatkach ban€k indikujici jejich volatilizaci; po 28 dnech zde bylo
detekovano 63 % pentachlorovanych PCB a 14 % oktachlorovanych PCB. Jako dalsi byla
Vv této studii zjisténa adsorpce PCB na sklenény povrch banék (asi 60 % z vody po 28

dnech; nezavisela na stupni chlorace (penta- az oktachlorované PCB)).
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Adsorpce PCB na sklo byla zkoumana i autory Lung et al. (2000b), ktefi zjistili ztraty
30 % (kongenery 28 a 101), 17 % (k. 52), 40 % (k. 138) a 55% (k. 180) po péti dnech.
Z téchto dtvoda byl po zjisténi nizké extrakéni ucinnosti v piedkladané praci proveden
vyplach banék EtOAc, kde ale PCB identifikovany nebyly. Adsorpci PCB na sklo Ize
snizit potazenim vhodnym  materidlem, napf. silikonovym olejem nebo
polydimethylsiloxany (Lung et al., 2000a). Krom¢ skla se PCB sorbuji i na plastovy
material (Pascal et al., 2005; Rochman et al., 2013; Velzeboer et al., 2014). Pepe a Byrne
(1980) zaznamenali ztratu 90 % PCB 153 (po 144 h) v polystyrenové zkumavce oproti

ztraté€ 30 % ve zkumavce z borosilikatového skla za stejnych podminek.

6.3.2 Enzymaticka aktivita

Byla stanovena enzymaticka aktivita lakdzy, MnP a VP a celkové koncentrace proteinti
(kap. 5.4.3).

Lakaza je u druhu Pleurotus dominantni enzym (More et al., 2011). Koncentrace lakazy
v extracelularni tekuting se v priibdhu experimentu pohybovala v rozmezi 500-2500 U-I™*
(Obr. 13). Krom¢ narustu koncentrace lakdzy v prvnim tydnu degradace nebyl pozorovan
trend v Case. EA lakazy v cisté kultufe (bez PCB) a kultuie uméle kontaminované PCB se

od sebe nelisila.
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Obr. 13 Enzymaticka aktivita lakazy v kultuie uméle kontaminované PCB a cCisté
kultufe bez PCB v pribéhu degradace PCB kmenem P. ostreatus KRYOS
kultivovanym na sldamovém substriatu. Chybovymi useCkami je znazornéna
smérodatna odchylka (2 paralely).
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Mnozstvi produkovanych extracelularnich enzymii 1ze pouzit jako indikator
fyziologického stavu kultury (Novotny et al., 1997). Houby bilé hniloby produkuji rizné
ligninolytické enzymy Vv rtizném mnozstvi. Jejich produkce zavisi na mnozstvi faktora vc¢.
kultiva¢nich podminek. P. chrysosporium napf. Vv dusikem-limitovaném médiu, které
simuluje podminky, za jakych ligninolytické houby rozkladaji lignin, produkuje vyssi
mnozstvi LIP (Faison a Kirk, 1985). U jinych hub tomu ale mtize byt naopak (Kaal et al.,
1995). Produkce enzymt mize byt dokonce indukovana p¥itomnosti polutantu (Yeo et al.,
2008; Takamiya et al., 2008). Plackova et al. (2012) popsali u ligninolytické houby T.
versicolor v ptitomnosti PCB v dusikem-limitovaném médiu narist enzymové aktivity
lakézy az 42x oproti kontrole bez PCB.

Z vysledki enzymi vtomto pokusu vyplyva, Zze kultura nebyla nijak ovlivnéna
pritomnosti PCB. V literatufe byla u P. ostreatus kultivovaného v tekutém MEG médiu
zjisténa inhibice enzymatické aktivity lakdzy v pfitomnosti PCB, zatimco
V dusikem-limitovaném médiu nebyla tato aktivita pfitomnosti PCB nijak ovlivnéna
(Cvancarova et al., 2012). Ve stejné praci dale nebyla zjisténa korelace mezi produkci

lakazy a ucinnosti degradace PCB.

Enzymaticka aktivita MnP nebyla v pribéhu experimentu detekovana.

Enzymaticka aktivita VP byla detekovéana pouze 7., 10. a 22. den v ¢istych kulturach a

22. den v kulturach uméle kontaminovanych PCB a neptesahla 20 U-1™.
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Koncentrace proteini se pohybovaly mezi 80-200 pg-1™ (Obr. 14). Béhem experimentu

nebyl zaznamenan Zadny trend v Case a koncentrace proteinil v baiikkach s a bez ptidanych

PCB se od sebe nelisily.

Koncentrace proteint

200
180
160
140
120
100

80

60

40

== kultura uméle
20 kontaminovana PCB

Koncentrace [mg-11]

=== Cista kultura

0 T T T T T T T T T T T T T T 1

0 2 4 6 8§ 10 12 14 16 18 20 22 24 26 28 30

dny

Obr. 14 Celkova koncentrace proteini v kultuie s uméle kontaminované PCB a Cisté
kultufe bez PCB v pribéhu degradace PCB kmenem P. ostreatus KRYOS
kultivovanym na slamovém substratu. Chybovymi usefkami je znazornéna
smérodatna odchylka (2 paralely).
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6.3.3 Stanoveni ergosterolu

Z vysledkt analyzy ergosterolu, ktery je soucasti bunécnych stén hub, ale nevyskytuje
se u rostlin a mnohobuné¢nych zivocicht, lze sledovat vyvoj houbové kultury v Case.
Odbéry pro stanoveni obsahu ergosterolu (kap. 5.3.4) byly provedeny 7., 14. a 28. den
experimentu. Mezi odbérem v 7. a 14. dni kultivace nelze pozorovat rozdil, 28. den ale
doslo k nariistu koncentrace ergosterolu jak v &isté kultufe (na 290 + 52 pg-gt), tak
v kultufe uméle kontaminované PCB (na 359 + 36 pg-g™) (Obr. 15). Obsah ergosterolu
v ¢istych kulturdch a kulturdch uméle kontaminovanych PCB se v zddném odbéru
statisticky vyznamné nelisil (dvouvybérovy Studentiv t-test, p>0,05) a nartst houbové

biomasy proto nebyl ovlivnén ptitomnosti PCB.
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Obr. 15 Obsah ergosterolu (pg-g” substratu) v kulturach P. ostreatus KRYOS p¥i
degradaci PCB v 7., 14. a 28. dni kultivace ¢istych kultur a kultur kontaminovanych
PCB. Chybovymi use¢kami je znazornéna smérodatna odchylka (2 paralely).
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6.4 Degradace PCB v pritokovém bioreaktoru

6.4.1 Degradace PCB

Koncentrace uméle kontaminované vody (3,5 pg-l'l) pouzit¢ pro degradacni
experimenty byla zvolena tak, aby odpovidala koncentraci realné kontaminované
podzemni vody (kap. 6.2). Délka experimentu, mnozstvi substratu, rychlost pritoku a
celkové mnozstvi influentu bylo pro optimélni degradaci PCB navrzeno na zakladé
vysledkt degradace predchoziho degrada¢niho pokusu s P. ostreatus KRYOS (kap. 6.3.1).

Pii analyze PCB v efluentu (kap. 5.3.1.1, experiment K4, D) nebyla zjisténa pifitomnost
PCB. Degradac¢ni uc¢innost jednotlivych reaktorti vypoctena z procentudlniho zastoupeni
jednotlivych kongenerd v D103 (Kubatova et al., 1996; Taniyasu et al., 2003) je uvedena
v Tab. 10. Zcela byly odstranény kongenery 4, 6, 25, 27+24, 33+53, 42+37 a 45. Nebyl
pozorovan rozdil v degradacni u€innosti mezi jednotlivymi aplikovanymi substraty.

Degradace byla zastavena po 7 dnech po proteceni celkového objemu uméle
kontaminované vody (9 1). Rezidualni obsah PCB by pravdépodobné bylo mozné odstranit

dodatec¢nou kultivaci houbové kultury s ptipadnym ptidanim vhodného zivného substratu.

Tab. 10 Degradace PCB v pritokovych reaktorech R1-R3. MnoZstvi PCB Vv celkovém
objemu aplikované uméle kontaminované vody (9 1) bylo 31,5 ug na priblizné 250 g
vlhkého substratu.

Reaktor R1 R2 R3

Celkovy obsah PCB ve vodé [ng] 31,5 31,5 31,5
PCB odstranéno z vody [%] 100,0 100,0 100,0
Rezidualni obsah PCB v reaktoru po degradaci [%] 21,7 21,7 20,0
PCB odstranéno celkem [pg] 24,6 22,8 25,2

6.4.2 Enzymaticka aktivita

V pribéhu experimentu byla v efluentu stanovena pouze enzymaticka aktivita lakazy,
protoze V piedchozim experimentu nebyla detekovana MnP a VP byla zjisténa pouze
v minimalni koncentraci (kap. 6.3.2). EA lakazy pro jednotlivé reaktory je uvedena na Obr.
16-18. Obecné lze pozorovat velmi prudky pokles EA lakdzy jiz béhem prvniho dne

z divodu vymyvani enzymu protékajici vodou.
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Obr. 16 Enzymaticka aktivita lakazy v reaktoru R1. Chybovymi useckami je
znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).
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Obr. 17 Enzymaticka aktivita lakazy v reaktoru R2. Chybovymi tseckami je
znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).
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Obr. 18 Enzymaticka aktivita lakazy v reaktoru R3. Chybovymi tsefkami je
znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).
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6.4.3 Stanoveni ergosterolu a fosfolipidovych mastnych kyselin

Obsah ergosterolu byl stanoven po ukonceni degrada¢niho experimentu z lyofilizované
homogenizované napln¢ reaktoru (kap. 5.3.4).

Nejvyssi obsah ergosterolu byl zjistén u reaktori R2 (406 = 18 ug-g'l) a R3
(364 + 10 pg-g?), ve kterych byla jako substrat pouzita smés vyplozeného slamového
substratu se sterilizovanymi slamovymi peletami (Obr. 19). O néco nizsi byl obsah
ergosterolu v reaktoru R1 (315 + 19 pg-g™), kde byl P. ostreatus KRYOS kultivovany na
slamovych peletach. Statisticky signifikantn€ se 1iSil pouze reaktor R1 od reaktoru R2,

které obsahovaly odlisny substrat (ANOVA, Tukey HSD, p<0,05).
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Obr. 19 Obsah ergosterolu (ug-g™ substratu) v reaktorech R1-R3 p¥i degradaci PCB.
Chybovymi useckami je znazornéna smérodatna odchylka (3 paralely).
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Charakterizace mikroorganismi pfitomnych ve vzorcich reaktort (R1-R3) byla
provedena analyzou fosfolipidovych mastnych kyselin (PLFA, phospholipid fatty acids).
Principem metody je izolace a stanoveni fosfolipidovych mastnych kyselin vyskytujicich
se vV bunécnych membranach. Na zakladé obsahu charakteristickych mastnych kyselin 1ze
urcit jednotlivé skupiny mikroorganismt. Metoda extrakce byla upravena dle Bligh a Dyer
(1959). Frakcionace lipidl, mirna alkalickd methanolyza a analyza GC/MS byla upravena
dle Snajdr et al. (2008).

Nejvyssi koncentrace PLFA bakterii byla v reaktoru R2 (210 + 66 pg-g™) (Obr. 20).
Z celkového poctu bakterii byly nejvice zastoupené gramnegativni bakterie (G—) ve vSech
ptipadech pritokovych reaktorti. Koncentrace PLFA charakteristickych pro aktinomycety
byly ve viech reaktorech <0,5 pg-g™. Reaktory R1-R3 se signifikantn& neligily v obsahu
PLFA celkové mikrobialni biomasy ani hub (ANOVA, p>0,05). V obsahu PLFA bakterii
se signifikantné li§il pouze reaktor R1 od reaktoru R2, které obsahovaly odlisSny substrat

(ANOVA, Tukey HSD, p<0,05).
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Obr. 20 Koncentrace sumy fosfolipidovych mastnych Kkyselin (PLFA)
charakteristickych pro jednotlivé skupiny mikroorganismi V prutokovych
reaktorech R1-R3. Chybovymi useckami je znazornéna smérodatna odchylka (3
paralely).
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Vysledky PLFA v ptipadé¢ houbové biomasy (jednotlivé reaktory se mezi sebou
signifikantné neliSily, Obr. 20) neodpovidaji vysledklim ergosterolu, kde se signifikantné
lisil reaktor R1 od reaktoru R2 (Obr. 19). PLFA odrazeji pfitomnost Zivé houbové biomasy,
zatimco ergosterol poukazuje spiSe na obsah celkové houbové biomasy. Mille-Lindblom et
al. (2004) upozornili na skutecnost, ze rozklad ergosterolu probiha relativné¢ pomalu,
ackoliv metody jeho kvantifikace jako markeru zivé houbové biomasy jsou zalozené na
predpokladu, Ze k jeho rokladu dochazi velmi rychle po odumieni houbové hyfy. Autofi
detekovali po dvou mésicich pouze 34% Ubytek ergosterolu bez ptistupu UV zafeni, které
jeho degradaci podstatn¢ urychluje.

Z vysledkti analyzy ergosterolu a PLFA je patrné, ze degradace PCB houbou P.
ostreatus probihala i v pfitomnosti bakterii, tedy za nesterilnich podminek, coZ je podstatné

pro budouci aplikace na realné vodné matrice.
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7 ZAVER

Ligninolytické houby pfedstavuji velmi perspektivni skupinu mikroorganismi
z hlediska svého vyuziti v biodegrada¢nich postupech aplikovatelnych pro dekontaminaci
sirokého spektra xenobiotik i pfirozenych latek z riznych typt matric. Pfedkladana
diplomova prace byla zaméfena na ovéieni schopnosti ligninolytické houby P. ostreatus
(hliva ustficna) degradovat polychlorované bifenyly (PCB), persistentni organické
polutanty vykazujici mnoho nezadoucich toxickych uUc¢inki na lidské zdravi 1 zivotni
prostiedi.

Byla optimalizovana metodika pro stanoveni koncentrace PCB ve vodnych matricich,
ktera zahrnovala extrakci pevnou fazi (SPE) a nésledné stanoveni prosttednictvim GC/MS.
Primérna vytéznost SPE se v priméru pohybovala kolem 85 %. Vysledna metodika byla
nasledné pouzita pro stanoveni obsahu PCB ve vzorcich dlouhodobé kontaminované
podzemni vody, kde byla zjisténa koncentrace PCB 3,3 + 0,1 pg-1™, a dale pro zhodnoceni
biodegradacnich experimenti.

V dalsi ¢asti prace byly provedeny in vivo degradac¢ni experimenty s P. ostreatus
KRYOS kultivovanym na slamovém substratu v pilotnich statickych kulturach a nasledné
v pratokovém bioreaktoru. Jako jedna z moznosti napln¢ reaktoru byla testovana
houbovym myceliem prorostld slama, kterd vznika jako odpadni produkt v komerc¢nich
péstirnach hlivy ustfi€né. Degradacni experimenty byly zaméfené na dekontaminaci
vodnych matric a potvrdily vhodnost tohoto ligninolytického kmene pro biodegrada¢ni
aplikace. Z uméle kontaminované vody bylo za vSech testovanych podminek odstranéno
100 % PCB. P. ostreatus KRYOS byl v pilotnim experimentu pfi poc¢ate¢nim obsahu
50 pug PCB schopny po ctyfech tydnech odstranit 41 + 8 % a rast houbové kultury nebyl
v prubéhu experimentu ovlivnén ptitomnosti PCB. V prutokovém bioreaktoru byl P.
ostreatus z celkového mnozstvi 31 ug PCB v kontaminované vodé schopen odstranit 72—
80 %.
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