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Abstrakt 

Vzrůstající antropogenní znečistění má negativní vliv na životní prostředí a je 

spojováno s rozvojem mnoha zdravotních problémů u člověka. Převážná většina 

chemických látek je do prostředí vypouštěna bez jakéhokoliv omezení a restrikce 

většinou přichází až ve chvíli, kdy se negativní důsledky jednoznačně projeví. Aktuálním 

tématem je výskyt tzv. mikropolutantů, které se v prostředí vyskytují ve velmi nízkých 

koncentracích (ng–µg/l) a vodním prostředím se šíří napříč celou planetou. Jsou mezi ně 

řazeny mimo jiné pesticidy, léčiva a látky používané v produktech osobní péče a péče 

o domácnost. Ukazuje se, že mnoho těchto látek má perzistentní charakter a i v takto 

nízkých koncentracích mohou mít vážné následky. Mikropolutanty mohou narušovat 

přirozené fungování hormonálního systému, což může být u lidí příčinou rozvoje 

některých typů rakoviny, snížení plodnosti či posunutí nástupu puberty. V životním 

prostředí může docházet vlivem endokrinních disruptorů dokonce až ke kolapsu populací. 

Tato práce se zabývá endokrinně disruptivními účinky a degradabilitou velmi 

málo prostudované skupiny látek, které se pro své antimikrobiální účinky využívají mimo 

jiné v produktech ústní hygieny a bez jakéhokoliv omezení či kontroly jsou vypouštěny 

do životního prostředí. Z výsledků práce vyplývá, že žádná z devíti testovaných látek 

neimitovala funkci přirozených agonistů estrogenního a androgenního receptoru, avšak 

pět z nich působilo jako antiandrogen a/nebo antiestrogen. Dvě antimikrobiální látky byly 

zkoumány z hlediska degradability s využitím modelových mikroorganismů, které patří 

do skupiny ligninolytických hub. U obou byla detekována pouze částečná transformace. 

Již dříve prokázaly tyto organismy a jejich enzymatický aparát schopnost degradovat celé 

spektrum organických polutantů, a to i v reálných matricích. Můžeme tedy předpokládat 

perzistentní charakter této skupiny mikropolutantů. 
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Abstract 

The increasing pollution caused by compounds of anthropogenic origin can lead 

to harmful effects on human health and the environment. The majority of produced 

chemicals are continuously released into the environment, and restrictions are usually not 

employed until negative effects have already manifested. Recently, micropollutants have 

been given a lot of attention among researchers. These compounds are present in the 

environment at very low concentrations (ng–µg/l) and are transported over the globe 

through the hydrosphere. Micropollutants, including pesticides, pharmaceuticals, and 

personal care products, have a tendency to persist in the environment. Moreover, even 

trace concentrations of the compounds can have severe detrimental impacts. Many 

micropollutants can interfere with the natural functions of the endocrine system, which 

can result in the development of several types of cancer, decrease in fertility, or delayed 

puberty. The presence of endocrine disruptors in nature can eventually lead to the collapse 

of populations. 

This thesis focuses on the study of the endocrine-disrupting effects and 

degradability of antimicrobial compounds, which are, besides other applications, widely 

used in oral care products. The emissions of these compounds are unregulated. The results 

demonstrated that none of nine tested compounds acted as an agonist of the estrogen and 

androgen receptors; nevertheless, five of the compounds exhibited antiandrogenic and/or 

antiestrogenic effects. The degradability of two selected antimicrobial compounds was 

studied using model ligninolytic fungi and their extracellular enzymatic apparatus. Only 

partial transformation of both compounds was detected. The limited degradation 

capability of this group of microorganisms, which were previously shown to transform 

a broad range of diverse chemicals, emphasizes the persistent nature of antimicrobial 

compounds. 
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4 Výskyt a osud antimikrobiálních látek v životním prostředí ....................... 31 

4.1 Triclosan ............................................................................................... 31 

4.2 Chlorhexidin ......................................................................................... 32 

4.3 Kvarterní aminy .................................................................................... 32 

4.4 Terpeny ................................................................................................. 33 

5 Degradabilita antimikrobiálních látek .......................................................... 34 

5.1 Fyzikálně-chemické metody ................................................................. 34 

5.2 Biodegradační metody .......................................................................... 34 

5.3 Ligninolytické houby a jejich enzymy .................................................. 36 



8 

 

5.3.1 Peroxidasy ........................................................................................ 36 

5.3.2 Lakasa .............................................................................................. 38 

5.4 Degradační potenciál ligninolytických hub a enzymů .......................... 39 

5.4.1 Studie in vivo ................................................................................... 39 

5.4.2 Studie in vitro .................................................................................. 39 

5.4.3 Degradace mikropolutantů v reálných matricích ............................. 40 

5.4.4 Degradabilita antimikrobiálních látek ............................................. 41 

6 Cíle disertační práce ..................................................................................... 42 

7 Závěry........................................................................................................... 43 

8 Literatura ...................................................................................................... 45 

Poděkování ......................................................................................................... 63 

Přílohy ................................................................................................................. 65 

 

  



9 

 

Seznam zkratek 

AF-1  aktivační funkce 1 

AF-2  aktivační funkce 2 

AhR  receptor pro aromatické uhlovodíky, z angl. aryl hydrocarbon receptor 

AP1  aktivační protein 1 

AR  androgenní receptor 

CAR konstitutivní androstanový receptor, z angl. constitutive androstane 

receptor 

CXCL12 chemokin 12 s motivem C-X-C 

CYP  cytochromy P450 

ČOV  čistírna odpadních vod 

DDT  1,1,1-trichlor-2,2-bis(4-chlorfenyl)ethan 

E2  17β-estradiol 

ED  endokrinní disruptory 

EE2  17α-ethynylestradiol 

ECHA Evropská agentura pro chemické látky, z angl. European Chemicals 

Agency 

ER  estrogenní receptor 

ERE  estrogen-responsivní element 

FDA americký Úřad pro kontrolu potravin a léčiv, z angl. Food and Drug 

Administration 

GMO  geneticky modifikovaný organismus 

HRE  hormon-responsivní element 

HSP  protein teplotního šoku, z angl. heat shock protein 

LiP  ligninperoxidasa 

MnP  mangan-dependentní peroxidasa 

NR  nukleární receptor 

OECD  Organizace pro hospodářskou spolupráci a rozvoj, z angl. Organisation for 

Economic Co-operation and Development 

PAU polycyklické aromatické uhlovodíky 
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PCB  polychlorované bifenyly 

PCP  látky používané v produktech osobní péče, z angl. personal care products 

POP  perzistentní organický polutant 

PPAR receptor aktivovaný peroxisomovým proliferátorem, z angl. peroxisome 

proliferator-activated receptor 

PXR  pregnanový X receptor 

Sp1  specifický protein 1 

TR  thyroidní receptor 

T1, T2, T3 reakční centra lakasy 

VP  versatilní peroxidasa 
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1 Úvod 

Množství chemických látek antropogenního původu neustále roste a až 106 tisíc 

z nich je využíváno ke komerčním účelům. Ačkoliv se jejich výroba jen v zemích 

Evropské unie pohybuje ročně v řádech stovek milionů tun, osud v životním prostředí 

u většiny z nich není sledován (ECHA 2021; Eurostat 2021). 

Rozvoj analytických metod umožňuje sledování stále nižších koncentrací 

chemických látek v prostředí a problém výskytu tzv. mikropolutantů v poslední době 

získává pozornost odborné i neodborné veřejnosti. Mikropolutanty se vyskytují nejčastěji 

v řádech ng–µg/l (ng–µg/g), jsou často rozpustné ve vodě a šíří se vodním prostředím 

napříč celou planetou. Ukazuje se, že i v takto nízkých koncentracích může mít celá řada 

látek negativní dopad na lidské zdraví a životní prostředí. Mezi mikropolutanty jsou 

řazeny mimo jiné pesticidy, průmyslové chemikálie, steroidní hormony, léčiva a také 

látky používané v produktech osobní péče označované v literatuře zkratkou PCP (z angl. 

personal care products), které se vyskytují převážně v kosmetice a úklidových 

prostředcích. Velmi málo sledovanou a z ekotoxikologického hlediska nedostatečně 

charakterizovanou skupinou mikropolutantů jsou antimikrobiální látky, které jsou běžnou 

součástí mýdel, dezinfekčních prostředků i produktů ústní hygieny. 

Ačkoliv je vypouštění antimikrobiálních látek do životního prostředí každodenní 

rutinou všech domácností a nemocničních zařízení, o jejich možném negativním vlivu na 

lidské zdraví a životní prostředí není mnoho známo. Nejvíce je jejich výskyt diskutován 

v souvislosti se vznikem antimikrobiální rezistence (Shepherd et al. 2018; Mao et al. 

2020). Mohou však, stejně jako mnoho jiných mikropolutantů, způsobovat celou řadu 

dalších toxických účinků. Všechny mikropolutanty jsou potenciálně rizikové mimo jiné 

z hlediska endokrinně disruptivních účinků. Hormonální systém je totiž právě na 

koncentrace biologicky aktivních molekul v řádu ng/l citlivý. U mnoha mikropolutantů 

byly tyto účinky již prokázány (Vandenberg et al. 2012; Karthikeyan et al. 2021). 

Ke stanovení endokrinně disruptivních účinků slouží bioanalytické metody, které 

jsou využívány nejen jako nástroj pro určení aktivity čisté látky, ale také jako doplněk 

k analytickým metodám při sledování znečištění v prostředí. Na rozdíl od analytických 

metod totiž dokáží hodnotit celkovou míru znečištění odebraného vzorku a mají mnohdy 

o několik řádů vyšší citlivost (Conley et al. 2017; Toušová et al. 2017).  

Povinnost sledovat osud antimikrobiálních látek v prostředí není stanoven 

žádným zákonem ani vyhláškou. Na jejich výskyt v prostředí se vědecké studie běžně 
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nezaměřují, avšak v rámci sledování jiných mikropolutantů vychází najevo, že se tyto 

látky v prostředí vyskytují (Shrivas a Wu 2007; Ostman et al. 2017). V čistírnách 

odpadních vod (ČOV) nejsou účinně odbourávány (Lasek et al. 2019) a pokud jsou 

z odpadní vody přece jen odstraněny, často se tak děje pouze adsorpcí na čistírenský kal, 

a nikoliv degradací. Dosavadní studie naznačují, že tyto látky podléhají degradaci jen 

velmi obtížně (Keerthisinghe et al. 2019; Nguyen a Oh 2019). 

Vynikajícím modelovým organismem pro studium biodegradace a degradability 

organických polutantů jsou ligninolytické houby a jejich extracelulární enzymy. Již dříve 

prokázaly vysoký potenciál při degradaci rekalcitrantních polutantů, jako jsou 

polychlorované bifenyly (PCB) (Čvančarová et al. 2012) či polycyklické aromatické 

uhlovodíky (PAU) (Covino et al. 2010), a také některých mikropolutantů (Křesinová et 

al. 2012; Beck et al. 2018). 

V rámci této disertační práce byly testovány endokrinně disruptivní účinky devíti 

látek používaných v ústních vodách a zubních pastách. Práce byla zaměřena na 

identifikaci (anti)estrogenních a (anti)androgenních účinků. U vybraných látek byla 

testována možnost jejich degradace houbami bílé hniloby (in vivo) a jejich 

extracelulárním enzymovým aparátem (in vitro). Součástí práce byla také optimalizace 

testu estrogenní aktivity (CXCL-test) a studium podmínek vhodných pro bioremediačně 

perspektivní enzymy při degradaci antimikrobiální látky triclosan a dalších 

mikropolutantů v reálných matricích. 
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2 Organické polutanty životního prostředí  

Převážná většina polutantů životního prostředí vznikala a vzniká činností člověka. 

K dnešnímu dni je známo více než 182 milionů chemických látek (CAS 2021). Více než 

106 tisíc z nich je pak dle Evropské agentury pro chemické látky (ECHA, z angl. 

European Chemicals Agency) využíváno ke komerčním účelům (ECHA 2021) a jejich 

výroba, spotřeba a následný únik do životního prostředí je enormní. Eurostat uvádí, že 

jen za poslední desetiletí bylo v zemích Evropské unie ročně vyrobeno v průměru 

281 milionů tun chemických látek, z nichž přibližně 70 % je řazeno mezi látky ohrožující 

lidské zdraví a téměř 30 % škodí životnímu prostředí (Eurostat 2021). 

Významným krokem k plošnému omezování toxických chemických látek bylo 

podepsání Stockholmské úmluvy v roce 2001. Tato právně závazná mezinárodní dohoda 

ukládá signatářským státům povinnost omezovat produkci a použití a zároveň odstraňovat 

tzv. perzistentní organické polutanty (POP), toxické látky, které se v přírodě obtížně 

rozkládají a mají tendenci se bioakumulovat a biomagnifikovat. K dodržování 

Stockholmské úmluvy se zavázalo 181 zemí světa včetně České republiky. Původně 

Stockholmská úmluva zahrnovala 12 POP (některé pesticidy, PCB, polychlorované 

dibenzodioxiny a polychlorované dibenzofurany). Seznam látek uvedených ve 

Stockholmské úmluvě se však stále rozšiřuje a k dnešnímu dni se restrikce týkají dalších 

16 látek z řad pesticidů, perfluorovaných látek a bromovaných zpomalovačů hoření 

a další chemické látky jsou posuzovány (Stockholmská úmluva 2021). 

Stále častěji však vědecké práce upozorňují na problematiku tzv. mikropolutantů, 

které i přes nízké koncentrace v prostředí mohou vykazovat prvky chronické toxicity 

u člověka a negativně ovlivňovat volně žijící populace. Jejich únik do životního prostředí 

však není nijak omezen a ukazuje se, že odstraňování mikropolutantů z prostředí je velmi 

problematické. 

2.1 Mikropolutanty 

Mikropolutanty, v literatuře označované také jako nově se objevující polutanty či 

stopové organické sloučeniny (v anglické literatuře pod pojmy „micropollutants“, 

„contaminants of emerging concern“, „emerging pollutants“, „trace organic pollutants“), 

jsou velmi početnou a chemicky různorodou skupinou polutantů. Jedná se o látky 

antropogenního i přírodního původu, jejichž společným znakem je alespoň částečná 

rozpustnost ve vodě, která umožňuje šíření těchto látek vodním prostředím. Způsobují 



14 

 

tak kontaminaci ve velmi nízkých koncentracích, a to v řádech ng–µg/l (Thomaidis et al. 

2012). Americká výzkumná vládní agentura United States Geological Survey definuje 

mikropolutanty jako syntetické látky, látky přírodního původu či mikroorganismy, které 

se běžně vyskytují v životním prostředí a mají potenciál působit škodlivě na životní 

prostředí a/nebo lidské zdraví (USGS 2017; Rout et al. 2021). Do skupiny mikropolutantů 

jsou mimo jiné řazeny pesticidy, průmyslové chemikálie, steroidní hormony, léčiva 

a PCP, tedy látky obsažené jak v kosmetických přípravcích, tak v produktech určených 

k péči o domácnost (Thomaidis et al. 2012; Luo et al. 2014). 

Mikropolutanty dlouhou dobu nevzbuzovaly velkou pozornost, jelikož citlivost 

analytických metod neumožňovala koncentrace v řádech ng/l detekovat (Noguera-

Oviedo a Aga 2016). Stejně tak nebyly studovány jejich toxické účinky na člověka ani 

dopad na životní prostředí. Teprve rozvoj stále citlivějších analytických a bioanalytických 

metod v nedávné minulosti spolu s rostoucí spotřebou léčiv i PCP umožnil sledovat ve 

větším rozsahu výskyt a osud mikropolutantů v prostředí, což dokládá také nárůst 

vědeckých publikací zaměřených na problematiku mikropolutantů za poslední dekádu 

(Venegas et al. 2021). 

Mikropolutanty se do životního prostředí dostávají nepřetržitě mnoha způsoby. 

Jejich vstup do životního prostředí a osud v něm ilustruje obrázek 1 (str. 16). Odpadní 

voda z domácností a nemocnic nejvíce přispívá ke znečištění léčivy a PCP 

vč. dezinfekčních prostředků. Technologie ČOV však na tento druh znečištění většinou 

nejsou přizpůsobeny, a mikropolutanty jsou tím pádem z odpadních vod v ČOV 

odstraňovány jen částečně (Luo et al. 2014; Gavrilescu et al. 2015; Yang et al. 2017; 

Angeles et al. 2020; Kosek et al. 2020). Studie z poslední doby ukazují, že běžnými 

technologiemi zahrnujícími primární a sekundární čištění nejsou látky ze skupiny léčiv 

a PCP odstraňovány dostatečně (Rout et al. 2021). Nedostatečně přečištěná voda je 

z ČOV vypouštěna do povrchových vod a mikropolutanty se pak dostávají dále do 

prostředí. 

Mikropolutanty mohou být v ČOV ve druhém stupni čištění odstraňovány 

biologickou degradací, výrazně se však také adsorbují na čistírenský kal. Ten je pak ve 

velké míře, vzhledem k vysokému obsahu živin, aplikován na zemědělskou půdu k jejímu 

obohacení. Toto využití čistírenského kalu je limitováno pouze obsahem těžkých kovů, 

PCB, PAU a patogenních bakterií (Zákon č. 541/2020 Sb.), mikropolutanty přítomné 

v kalu však sledovány nejsou a mohou se tak touto cestou vracet do životního prostředí 
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(Butler et al. 2012; Fijalkowski et al. 2017; Moško et al. 2021). Zemědělská půda je 

nicméně kontaminována především v důsledku používání pesticidů. Všechny tyto látky, 

ať už jsou na zemědělskou půdu aplikovány záměrně či nikoliv, se pak dostávají do 

povrchových i podzemních vod, které mimo jiné slouží jako zdroje pro úpravny pitné 

vody. Vodním prostředím se mikropolutanty mohou šířit dále. Ačkoliv jsou na kvalitu 

pitné vody kladeny vysoké nároky, i v ní byly detekovány látky z řad hormonů, léčiv 

i PCP (Benotti et al. 2009; Luo et al. 2014; Padhye et al. 2014; Gavrilescu et al. 2015; 

Tiedeken et al. 2017; Riva et al. 2018; Datel a Hrabánková 2020). 

Kontrola kvality vody v zemích Evropské unie se řídí rámcovou směrnicí 

o vodách, která byla implementována do zákonů členských států (Directive 2008/105/EC 

2008; Decision 2018/840/EU 2018). Tato směrnice uvádí seznam 45 tzv. prioritních látek, 

jejichž průměrné prahové koncentrace a nejvyšší přípustné koncentrace nesmí být 

překročeny, aby byly splněny podmínky dobrého chemického stavu vody. Na původní 

seznam 33 prioritních látek byly v roce 2008 zařazeny některé pesticidy, změkčovadla 

plastů, průmyslové chemikálie, PAU či bromované zpomalovače hoření. O deset let 

později byl seznam rozšířen a přibyli na něm také zástupci antibiotik a hormonálně 

aktivních látek vč. syntetického ženského pohlavního hormonu 17α-ethynylestradiolu 

(EE2). 
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Obrázek 1: Ilustrativní znázornění hlavních vstupů mikropolutantů do životního prostředí 

a jejich dalšího osudu. Mikropolutanty vstupují do životního prostředí z (a) domácností, 

a to ve formě vyloučených léčiv či nesprávně zlikvidovaných léčivých přípravků, 

dezinfekčních prostředků určených k úklidu či z produktů osobní hygieny (mýdla, zubní 

pasty, ústní vody aj.); (b) nemocničních zařízení ve formě vyloučených léčiv 

a dezinfekčních přípravků určených pro udržení sterilního prostředí. Kanalizačním 

systémem se pak znečištěné odpadní vody dostávají do (c) čistírny odpadních vod (ČOV), 

kde však technologie nejsou přizpůsobeny na tento druh kontaminace. Mikropolutanty 

v ČOV nejsou zcela odstraňovány a do životního prostředí se dostávají jednak 

vypouštěním nedostatečně přečištěné vody z ČOV do (d) povrchové vody a jednak 

prostřednictvím adsorpce na (f) čistírenský kal, který je dále využíván v zemědělství. 

Dalším významným zdrojem mikropolutantů v životním prostředí jsou (g) pesticidy. Ty 

se pak vodním prostředím šíří a mohou kontaminovat (e) podzemní či povrchovou vodu. 

Podzemní i povrchová voda pak slouží jako zdroj pro (h) úpravnu pitné vody. 

  

a

b
g

c

h

d+e

f
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2.2 PCP s antimikrobiálními účinky 

Z hlediska toxicity a výskytu v životním prostředí jsou velmi opomíjenou 

skupinou PCP látky s antimikrobiálními účinky. Antimikrobiální, biocidní či dezinfekční 

látky jsou součástí volně dostupných přípravků, které slouží k prevenci infekce. Nejedná 

se tedy o antibiotika jakožto léčivé látky používané k léčbě bakteriálních infekcí. Pro ty 

je v rámci této práce používán výhradně termín antibiotika. Antimikrobiální látky jsou 

využívány především v přípravcích určených k dezinfekci kůže a sterilizaci 

nemocničních ploch. V domácnostech jsou pak antimikrobiální látky běžnou součástí 

úklidových prostředků a jsou také hojně zastoupeny v produktech ústní hygieny. 

Použití antimikrobiálních látek v zubních pastách a ústních vodách výrazně 

redukuje množství patogenů v ústech, což snižuje výskyt zubního plaku, chronického 

zánětu dásní či zubního kazu a redukuje zápach z úst (Claffey 2003; Latimer et al. 2015; 

Malhotra et al. 2016; Takenaka et al. 2019). Péče o hygienu ústní dutiny celosvětově 

vzrůstá, což dokládají také prodejní statistiky uvádějící rostoucí trend v užívání zubních 

past a ústních vod. Dle americké agentury Grand View Research bude spotřeba těchto 

produktů i dále narůstat, a to až o 6 % v období let 2021–2028 (Grand View Research 

2021). 

V zubních pastách a ústních vodách jsou nejčastěji používány antimikrobiální 

látky z řad fenolických sloučenin a jejich derivátů, kvarterních aminů, biguanidů 

a terpenů (Tan et al. 2002; Claffey 2003). Již v roce 1945 byl pro své baktericidní účinky 

do ústních vod přidáván cetylpyridin, v literatuře uváděný také jako cetylpyridinium 

chlorid či hexadecylpyridinium chlorid (Huyck 1945), a v 70. letech pak biguanid 

chlorhexidin, hexetidin a éterické oleje obsahující terpeny thymol, limonen, mentol 

a 1,8-cineol známý také jako eukalyptol (Schiott et al. 1970; Bergenholtz a Hanstrom 

1974; Fornell et al. 1975). V 80. letech se pak v produktech ústní hygieny začínají 

používat octenidin, sanguinarin a triclosan, označovaný též komerčním názvem irgasan 

(Slee a Oconnor 1983; Dzink a Socransky 1985; Gilbert a Williams 1987). Z výše 

uvedených látek se v současnosti používají všechny. Triclosan, jehož používání v zubních 

pastách ještě není zakázáno, je ale v produktech ústní hygieny již nahrazován (FDA 2016; 

Colgate-Palmolive 2019). Na rozdíl od antibiotik, jejichž efektivní koncentrace jsou díky 

specifickým účinkům v léčivých přípravcích nízké, je obsah antimikrobiálních látek 

v dezinfekčních preparátech značně vyšší než minimální inhibiční koncentrace pro cílový 

organismus (White a McDermott 2001; Tezel a Pavlostathis 2015). Struktury těchto látek 
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a koncentrace, ve kterých jsou běžně zastoupeny v produktech ústní hygieny, jsou 

uvedeny v tabulce 1 (str. 19).
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Tabulka 1: Přehled struktur a typických koncentrací antimikrobiálních látek používaných 

v produktech ústní hygieny, vč. triclosanu, jehož použití je v současné době omezováno. 

Chlorované aromatické sloučeniny:   

NH NH NH

Cl

NH

NH

NH

NH

NH

NH NH

Cl

 

Chlorhexidin 

Typická 

koncentrace 

0,1–1 % (w/v) 

O

Cl

Cl Cl

OH

 

Triclosan 

Typická 

koncentrace 

0,1–0,3 %* 

Kvarterní aminy:  Terpeny:  

N

N

CH3

N

N

CH3

 

Octenidin 

Typická 

koncentrace 

0,1–2 % (w/v) 

CH3

OH

CH3CH3

 

Thymol 

Typická 

koncentrace 

0,06 % (w/v) 

 

N

NCH3

NH2
CH3

CH3

CH3

CH3

 

Hexetidin 

Typická 

koncentrace 

0,1 % (w/v) 

CH2CH3

CH3  

Limonen 

Typická 

koncentrace 

2,5–15 % (w/v) 

N
+

CH3

Cl
–

 

Cetylpyridin 

Typická 

koncentrace 

0,07 % (w/v) 

CH3

OH

CH3CH3

 

Mentol 

Typická 

koncentrace 

0,04 % (w/v) 

N
+

O

O

O

O

CH3

 

Sanguinarin 

Typická 

koncentrace 

0,01 % (w/v) 

O

CH3

CH3

CH3

 

Eukalyptol 

Typická 

koncentrace 

0,09 % (w/v) 

* od 2019 nahrazen
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3 Subletální toxicita a environmentální dopad 

antimikrobiálních látek 

Akutní toxicita antimikrobiálních látek používaných v produktech ústní hygieny 

je v literatuře velmi dobře popsána, neboť je vzhledem k oblastem jejich použití klíčová 

(Koburger et al. 2010; Welk et al. 2016; Abe et al. 2020). Velmi málo je však známo 

o subletální toxicitě těchto látek a také o jejich dopadu na životní prostředí.  

Škodlivé účinky dezinfekčních látek jsou v poslední době nejvíce diskutovány 

v souvislosti s problematikou vzniku rezistentních kmenů bakterií, především z důvodu 

používání a nadužíváním antibiotik (Birošová et al. 2014; Pazda et al. 2019). Světová 

zdravotnická organizace a Evropské středisko pro prevenci a kontrolu nemocí dokonce 

označují vznik rezistentních kmenů bakterií a přenos genů pro rezistenci za hrozbu pro 

21. století v oblasti veřejného zdraví (Versporten et al. 2014). V posledních letech se 

ukazuje, že přítomnost dezinfekčních látek v životním prostředí k tomuto problému 

přispívá také (Kampf 2018). Vznik rezistence na antimikrobiální látky spojené 

s rezistencí na antibiotika byl již prokázán u kvarterních aminů, chlorhexidinu i triclosanu 

(Russell 2003; Braoudaki a Hilton 2004; Tezel a Pavlostathis 2015; Cieplik et al. 2019; 

Mao et al. 2020). Studie Shepherd et al. (2018) poukázala na fakt, že v nemocničním 

prostředí se mohou bakteriální kmeny na antimikrobiální látky adaptovat a zvyšovat tak 

toleranci nejen vůči nim, ale také vůči dalším antimikrobiálním látkám. Bakterie 

Pseudomonas aeruginosa izolované z nemocničního prostředí se ve více než polovině 

případů adaptovaly na běžnou aplikační dávku octenidinu. Po několika dnech zvyšování 

jeho koncentrace v laboratorních podmínkách byly izolovány kmeny, u kterých byla 

prokázána vyšší tolerance nejen vůči octenidinu, ale také vůči chlorhexidinu a dalším 

biocidním přípravkům. 

Vznik rezistence a příspěvek ke vzniku rezistence na antibiotika však není 

jediným problémem, který je v souvislosti s používáním antimikrobiálních látek uváděn. 

Subletální toxické účinky antimikrobiálních látek byly prozatím nejlépe popsány 

v případě triclosanu. Bylo prokázáno, že má neurotoxické, genotoxické, imunotoxické 

a karcinogenní účinky (Wang a Liang 2021) a působí také jako endokrinní disruptor (ED). 

Veldhoen et al. (2006) prokázali, že triclosan ovlivňuje expresi thyroidního receptoru 

(TR), čímž způsobuje změny v procesech řízených thyroidními hormony. Triclosan se 

také váže na transportní protein transthyretin, kompetuje tak s thyroxinem, a tím opět 
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narušuje přirozené fungování thyroidní dráhy (Cavanagh et al. 2018). Triclosan zasahuje 

i do fungování pohlavních hormonů. Popsány byly jeho androgenní, antiandrogenní, 

estrogenní i antiestrogenní účinky. Detekovaná aktivita se ve studiích lišila v závislosti 

na biologickém druhu, tkáni či typu buněk. Endokrinně disruptivní účinky triclosanu však 

byly jasně prokázány (Foran et al. 2000; Gee et al. 2008; Yueh a Tukey 2016). Americký 

Úřad pro kontrolu potravin a léčiv (FDA, z angl. Food and Drug Administration) 

z důvodu perzistentního charakteru triclosanu a jeho četných škodlivých účinků na lidské 

zdraví a životní prostředí zakázal jeho používání v mýdlech, z trhu však zcela nezmizel 

(FDA 2016). 

Endokrinně disruptivní účinky antimikrobiálních látek z řad kvarterních aminů, 

biguanidů a terpenů jsou popsány jen velmi málo. Endokrinně disruptivní účinky 

chlorhexidinu byly testovány na kvasinkových modelech v rámci několika studií, avšak 

ani v jedné nebyla jeho interakce s hormonálním systémem potvrzena (Nishihara et al. 

2000; Eguchi et al. 2003). Antiandrogenní vlastnosti byly pozorovány u thymolu (Chen 

et al. 2007) a v práci Datta et al. (2017) byla prokázána antiestrogenní aktivita 

cetylpyridinu. V rámci studia esenciálních olejů obsažených v koření byl thymol 

identifikován jako parciální agonista receptoru pro aromatické uhlovodíky (AhR, z angl. 

aryl hydrocarbon receptor) (Bartoňková a Dvořák 2018). Interakce s AhR nebyla 

potvrzena u sanguinarinu (Dvořák et al. 2006a), avšak jeho schopnost vázat se na 

glukokortikoidový receptor prokázala práce Dvořák et al. (2006b). Z výše uvedených dat 

je evidentní, že tato skupina látek má potenciál interagovat s hormonálním systémem, 

ucelená data o endokrinně disruptivních účincích většiny antimikrobiálních látek 

v produktech ústní hygieny však chybí.  

V rámci předkládané publikace 2 (Michalíková et al. 2019) byla testována 

(anti)estrogenní a (anti)androgenní aktivita devíti látek používaných v zubních pastách či 

ústních vodách (chlorhexidin, octenidin, hexetidin, cetylpyridin, sanguinarin, thymol, 

limonen, mentol, eukalyptol). Tyto aktivity byly testovány na vhodných lidských 

buněčných liniích i na upravených kvasinkových modelech. Bylo prokázáno, že ani jedna 

z testovaných látek není agonistou estrogenního ani androgenního receptoru (ER, AR), 

avšak pět z nich (chlorhexidin, octenidin, cetylpyridin, thymol, mentol) blokovalo funkci 

přirozených agonistů 17β-estradiolu (E2) a/nebo dihydrotestosteronu, z čehož vyplývá, 

že mají antiestrogenní a antiandrogenní účinky. 
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3.1 Endokrinní disrupce 

ED jsou definovány jako exogenní látky, které ovlivňují syntézu, uvolňování, 

transport, metabolismus, vazbu na receptor, působení či eliminaci přirozených hormonů, 

které jsou zodpovědné za udržování homeostázy, reprodukci, vývoj a chování (Kavlock 

et al. 1996; EPA 1997). V současné době jsou endokrinně disruptivní účinky popsány u 

téměř 800 látek (Karthikeyan et al. 2021) a převážná většina z nich je do životního 

prostředí nepřetržitě uvolňována, či v něm přetrvává jako pozůstatek dřívější 

kontaminace. Ačkoliv se mikropolutanty v prostředí vyskytují v řádu ng–µg/l, mohou být 

škodlivé z hlediska endokrinní disrupce, protože hormonální systém je právě na takové 

koncentrace biologicky aktivních molekul nastaven (Vandenberg et al. 2012). 

ED mohou do přirozeného fungování hormonů zasahovat hned na několika 

úrovních. Mohou narušovat biosyntézu a biodegradaci hormonů, nejčastěji však imitují 

či blokují endogenní hormony, jejichž funkce je zprostředkovávána jadernými neboli 

nukleárními receptory (NR). 

3.1.1 Narušení syntézy steroidních hormonů 

Ve steroidogenezi je zapojeno mnoho enzymů ze superrodiny cytochromů P450 

(CYP), a to steroidní hydroxylasy a steroidní dehydrogenasy a reduktasy, jejichž míra 

exprese a aktivita mohou být ovlivněny působením cizorodých látek a celý proces 

biosyntézy a působení steroidních hormonů tak může být narušen (Sanderson et al. 2002; 

Hilscherová et al. 2004; Bláha et al. 2006; Nielsen et al. 2012). Endokrinní disrupci tedy 

může způsobit i xenobiotikum, které přímo nenapodobuje účinky hormonů, ale zasahuje 

do jejich biosyntézy. Narušením funkce aromatasy (CYP19), klíčového enzymu 

biosyntézy estrogenů, může například docházet k (de)feminizaci, či (de)maskulinizaci 

u mnoha druhů živočichů (Sanderson 2006) nebo k iniciaci estrogen-dependentního 

nádorového bujení (Williams a Darbre 2019). 
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3.1.2 Toxicita zprostředkovaná přes nukleární receptory 

ED nejčastěji působí přes NR (Toporova a Balaguer 2020), proteiny z rodiny tzv. 

ligandem aktivovaných transkripčních faktorů. Jedná se o receptory specializované na 

malé lipofilní ligandy, které přirozeně zprostředkovávají funkci endogenních hormonů 

(např. TR, ER, AR), jsou zapojeny do metabolismu xenobiotik (např. konstitutivní 

androstanový receptor, CAR, z angl. constitutive androstane receptor; pregnanový X 

receptor, PXR) nebo se podílí na metabolismu lipidů (např. receptory aktivované 

peroxisomovým proliferátorem, PPAR, z angl. peroxisome proliferator-activated 

receptor). V lidském genomu bylo identifikováno 48 NR, z nichž polovina je ligand-

dependentní (Germain et al. 2006). NR jsou proteiny složené z několika strukturně 

i funkčně odlišných domén, které jsou zodpovědné za aktivační funkci receptoru, a to 

v závislosti na ligandu (AF-2) či nikoliv (AF-1), translokaci do jádra a vazbu na DNA 

(DNA-vazebná doména) (Weikum et al. 2018). 

Mechanismus působení hormonu (ligandu) přes NR je schematicky znázorněn na 

obrázku 2 (str. 24). Hormon je dopraven k cílové buňce krevním řečištěm vázán na 

plasmatický protein, do buňky však vzhledem k lipofilní povaze vstupuje volně přes 

buněčnou membránu. NR jsou v neaktivním stavu buď vázány v cytoplasmě na tzv. 

proteiny teplotního šoku (HSP, z angl. heat shock protein), nebo jsou lokalizovány 

v buněčném jádře s navázaným korepresorem. Vazba ligandu na NR způsobí uvolnění 

HSP či výměnu korepresoru za koaktivátor. Aktivní forma receptoru se pak v buněčném 

jádře váže jako transkripční faktor ve formě homo- či heterodimeru (v závislosti na typu 

NR) na hormon-responsivní element (HRE) DNA a spolu s dalšími koregulačními 

faktory spouští transkripci cílových genů, což vede ke spuštění biologické odpovědi 

(Grimaldi et al. 2015; Weikum et al. 2018; Fischer a Smiesko 2019). Tímto 

tzv. genetickým mechanismem jsou řízeny mnohé procesy v regulaci růstu, reprodukce 

či metabolismu. Některé proteiny z rodiny NR však mohou regulovat buněčné procesy 

také přímo v cytoplasmě, a to aktivací kaskády kinas. NR se nacházejí buď volně 

v cytoplasmě nebo vázány na buněčnou membránu. Tento mechanismus přímo nespouští 

genovou expresi, jedná se tak o velmi rychlý způsob regulace buněčných procesů 

prostřednictvím NR. Byl popsán např. u ER a je uplatňován při syntéze oxidu dusnatého 

při regulaci krevního tlaku či migraci buněk (Fu a Simoncini 2008; Wu et al. 2011; 

Kerdivel et al. 2013).  
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Obrázek 2: Schéma mechanismu působení hormonu přes jaderný receptor. Hormon je 

krevním řečištěm transportován k buňce navázaný na plasmatický protein. Přes 

membránu vstupuje volně do buňky. Nukleární receptor (NR) je do té doby v klidovém 

stavu vázán v komplexu s tzv. proteinem teplotního šoku (HSP). Po vazbě hormonu na 

NR dochází ke konformační změně a dimerizaci NR. V regulační oblasti cílového genu 

se pak dimer váže na hormon-responsivní element (HRE) a dochází k jeho transkripci, 

následné syntéze proteinu a zahájení biologické odpovědi. 

3.1.3 Důsledky působení mikropolutantů na hormonální systém 

Narušování výše uvedených molekulárních mechanismů xenobiotiky může 

v konečném důsledku způsobovat mnoho závažných zdravotních problémů u lidí, může 

mít ale také fatální důsledky pro populace exponovaných živočichů. 

3.1.3.1 Endokrinní disruptory a lidské zdraví 

ED jsou spojovány se vznikem celé řady chronických onemocnění (Gore et al. 

2015). Bylo prokázáno, že estrogenní účinky bisfenolu A, který je používán při výrobě 

plastů, či některých pesticidů, mohou způsobit rakovinu prsu (Shafei et al. 2018; Calaf et 

al. 2020). Souvislost mezi zvýšeným rizikem vzniku rakoviny varlat, prostaty 

a močového měchýře a některými ED z řad pesticidů, PCB a bisfenolů je v mnoha 

studiích také diskutována (Cargnelutti et al. 2021; Pellerin et al. 2021). ED (např. ftaláty, 

triclosan, bisfenol A) také významně snižují plodnost u mužů (Sharma et al. 2020) a jsou 

spojovány s pozdějším nástupem puberty u chlapců (Cargnelutti et al. 2021). Naopak 
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u dívek je nástup puberty v důsledku expozice ED urychlen (Lucaccioni et al. 2020). Děti 

jsou zvláště citlivé vůči nadměrnému působení ED. Nejenže tyto biologicky aktivní 

molekuly zasahují do procesu pohlavního dospívání, ale zvýšená expozice může u dětí 

souviset také s  rozvojem obezity v pozdějším věku (Iughetti et al. 2020). U dospělých 

jsou účinky ED spojovány s obezitou i vznikem diabetu 2. typu (Chevalier a Fenichel 

2015; Darbre 2017) a ukazuje se, že mohou být zapojeny také do rozvoje diabetu 1. typu 

(Predieri et al. 2020). 

3.1.3.2 Ekotoxicita endokrinních disruptorů 

Endokrinně disruptivní účinky některých pesticidů v minulosti vedly k ohrožení 

některých druhů ptáků či krokodýlů. Kontaminace insekticidem DDT (1,1,1-trichlor-2,2-

bis(4-chlorfenyl)ethan) a jeho rozkladnými produkty vedla v zasažených oblastech např. 

ke snížení populace krokodýla amerického. Kromě deformace pohlavních orgánů 

a narušení spermatogeneze byla narušena také hormonálně řízená syntéza vaječné 

skořápky, což v konečné důsledku vedlo k jejímu snadnému porušení a úhynu 

nevyvinutých mláďat (Semenza et al. 1997; Guillette et al. 2000; Finger a Gogal 2013). 

Stejné problémy byly pozorovány i u ptáků. Snížení populace orla bělohlavého v oblasti 

Velkých jezer na pomezí Spojených států a Kanady bylo například spojováno s výskytem 

metabolitů DDT a PCB a jejich endokrinně disruptivními účinky (Bowerman et al. 2000). 

Nejen predátoři na vrcholu potravního řetězce jsou ohroženi působením ED. 

Mikropolutanty ve vodním prostředí mohou ovlivňovat reprodukční schopnosti ryb, žab 

či měkkýšů. Nejčastěji jsou s výskytem ED v kontaminovaných lokalitách dávány do 

souvislosti změny poměru mezi samci a samicemi či vývoj pohlavních znaků opačného 

pohlaví vedoucí ke sterilitě (McAllister a Kime 2003; Orrego et al. 2005; Bláha et al. 

2006; LeBlanc 2007; Mazurová et al. 2008). Kidd et al. prokázali, že přítomnost 

syntetického ženského pohlavního hormonu EE2 v koncentraci 5 ng/l způsobila kolaps 

rybí populace (Kidd et al. 2007). 

3.2 Detekce endokrinních disruptorů v životním prostředí 

Jak již bylo zmíněno, mikropolutanty, označované také termínem „nově se 

objevující polutanty“, jsou ve větší míře v prostředí detekovány až v posledních dvou 

dekádách. To však neznamená, že se v životním prostředí nevyskytovaly již dříve, 

nicméně stanovení nízkých koncentrací, v nichž se typicky vyskytují, umožnily teprve 

pokroky v instrumentaci analytické chemie, především v oboru kapalinové 
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chromatografie s hmotnostní detekcí (Noguera-Oviedo a Aga 2016). Přesto je analytický 

přístup ve většině případů stále zaměřen pouze na kvantifikaci několika předem 

vybraných chemických látek, a neposkytuje tím pádem celkovou informaci o míře 

kontaminace v dané lokalitě. Environmentální matrice totiž mohou obsahovat stovky 

chemických individuí, na které se analýza nezaměřuje, nebo jsou pod hranicí detekčních 

limitů daných metod. I takové však mohou způsobit nežádoucí toxický efekt. K tomuto 

účelu mohou lépe posloužit tzv. bioanalytické metody, které sice neposkytnou informaci 

o přesném zastoupení konkrétních chemických látek, dokáží ale zhodnotit toxické účinky 

celé směsi v příslušném vzorku. 

Studie, které porovnávaly analytické a bioanalytické přístupy, ukazují, že detekční 

limity bioanalytických metod mohou být až o tři řády nižší než detekční limity 

analytických metod (Conley et al. 2017; Toušová et al. 2017). Někteří autoři navíc 

poukazují na to, že na základě výsledků kvantitativní analýzy v některých případech není 

možné vysvětlit estrogenní aktivitu detekovanou bioanalytickými nástroji ve vzorcích 

odtoků z ČOV (Valitalo et al. 2016). 

Bioanalytické metody také velmi dobře slouží při hodnocení účinnosti 

odstraňování endokrinních disruptorů či jiných biologicky aktivních látek. Pouhý úbytek 

chemické látky totiž ještě nedokládá, že byla toxicita snížena. Na příkladu DDT bylo 

prokázáno, že jeho transformační produkty jsou srovnatelně perzistentní a vykazují 

stejnou, nebo dokonce vyšší antiandrogenní aktivitu (Kelce et al. 1995). Vyšší thyroidní 

aktivita transformačního produktu v porovnání s původním polutantem byla detekována 

také u methyltriclosanu (Hinther et al. 2011), který vzniká aerobní transformací triclosanu 

například v ČOV (Lozano et al. 2013). 

Ve studiích, které se zabývají odstraňováním polutantů, je pak kombinace 

analytického přístupu a hodnocení toxického efektu pomocí bioanalytických metod více 

vypovídací a stále častěji jsou ve studiích uplatňovány oba přístupy (Křesinová et al. 

2018; Saggioro et al. 2019; Angeles et al. 2020). Tato kombinace byla aplikována 

i v publikaci 4 (Maryšková et al. 2021). 

3.3 Metody stanovení endokrinně disruptivní aktivity 

K detekci endokrinně disruptivních účinků jsou využívány biologické metody, 

které umožňují sledovat působení ED na celý organismus (in vivo) či sledují konkrétní 

mechanismy působení studované chemické látky na buněčné úrovni (in vitro). 
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Tyto metody mohou sloužit ke sledování aktivity způsobené jednotlivými 

chemickými látkami nebo definovanou směsí chemických látek, nebo pro detekci aktivity 

v environmentálních vzorcích, kde není přesné chemické složení známo. Výsledky 

aktivity v prostředí jsou nejčastěji uváděny formou ekvivalentní koncentrace přirozeného 

hormonu, který sledovanou aktivitu vyvolává. Proto se například při testování estrogenní 

aktivity v prostředí můžeme setkat s termínem estradiol ekvivalent, který vyjadřuje, jaké 

koncentraci E2 detekovaný účinek odpovídá. 

3.3.1 In vivo testy 

Při in vivo testech jsou modelové organismy exponovány studované chemické 

látce, směsi či extraktu environmentálního vzorku v laboratorních podmínkách, nebo jsou 

studovány organismy exponované přímo na kontaminovaných lokalitách, například 

u výpusti odtoku z ČOV. Výsledky in vivo testů zahrnují komplexní odpověď daného 

organismu a zohledňují veškeré interakce organismu se studovanou látkou a naopak. Tato 

skutečnost však může interpretaci sledovaných účinků současně komplikovat. 

K monitorování endokrinně disruptivních účinků in vivo je využíváno několika 

biomarkerů či vnějších znaků, které se v důsledku expozice ED mění. U vodních 

živočichů mohou být sledovány změny v sekundárních pohlavních znacích podmíněné 

(anti)estrogeny či (anti)androgeny. Nejčastěji je pozorován současný výskyt samčích 

i samičích pohlavních znaků u jednoho jedince. Tento jev byl sledován např. po expozici 

ryb EE2 (Jackson et al. 2019) či plžů bisfenolem A (Oehlmann et al. 2007). U samic 

může být působením estrogenů způsoben také jev tzv. supersamice, který se projevuje 

nadměrně zvětšenými pohlavními žlázami či malformací vejcovodů (Oehlmann et al. 

2006). V konečném důsledku všechny tyto poruchy vedou k neplodnosti a následnému 

ohrožení celé populace.  

Biologickým markerem při sledování estrogenní aktivity u ryb in vivo může být 

hladina vitellogeninu, prekurzoru proteinu vaječného žloutku. U samců není tento protein 

syntetizován, avšak v případě, že jsou vystaveni působení estrogenních látek, dochází 

i u nich k jeho biosyntéze. U samic je míra jeho produkce závislá na době páření, což je 

nutné při hodnocení zohlednit. Nadměrná syntéza vitellogeninu pak může být 

kvantifikována buď jako koncentrace proteinu v plasmě (Hansen et al. 1998; Nilsen et al. 

2004), nebo míra exprese mRNA v játrech (Garcia-Reyero et al. 2004; Rehberger et al. 

2020). 
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Překážky pro testování in vivo mohou představovat časová a finanční náročnost 

těchto studií, poměrně velké nároky na instrumentaci a dále etické aspekty. Testování na 

na zvířatech je totiž stále větším společenským tématem. 

3.3.2 Detekce exprimovaných genů 

Na pomezí in vivo a in vitro testů je sledování indukce, nebo naopak represe 

genové exprese genů zapojených do přirozeného fungování hormonálního systému, či 

drah energetického metabolismu. Transkripci je možné po expozici kvantifikovat jak na 

vhodné tkáňové linii, tedy při studiích in vitro, tak z tkání živočichů exponovaných 

v laboratoři či odebraných přímo v prostředí (in vivo) (Garcia-Reyero et al. 2004). Je tak 

stanovována například míra indukce či represe transkripce genů pro enzymy 

steroidogeneze (Hilscherová et al. 2004; Bláha et al. 2006) nebo již zmiňovaného 

vitellogeninu. Vliv xenobiotik na metabolismus lipidů je možné sledovat např. změnou 

exprese genů pro PPAR (Dimastrogiovanni et al. 2015).  

3.3.3 In vitro testy 

In vitro toxikologické testy splňují náročné požadavky moderní toxikologie, která 

klade důraz na rychlost, vysokou kapacitu a finanční efektivitu testů. Organizace pro 

hospodářskou spolupráci a rozvoj (OECD, z angl. Organisation for Economic Co-

operation and Development) vytvořila koncept tzv. drah škodlivých účinků, který 

v online databázi propojuje toxikologická data s poznatky z biologie. Tento koncept se 

zaměřuje především na využití testů in vitro a in silico, které přináší klíčové informace 

o interakci chemické látky s biologickým systémem. Databáze za sebou pak řadí 

jednotlivé události, které vedou až ke škodlivému účinku. Pokud je u nové chemické látky 

detekován stejný způsob interakce s biologickým systémem (in vitro, in silico) jako 

u látky, jejíž dráha škodlivého účinku je již charakterizována, lze se domnívat, že 

působení nové látky povede ke stejnému škodlivému účinku. Databáze má sloužit 

především jako podklad pro efektivnější a rychlejší rozhodování o restrikcích používání 

nových chemických látek (Villeneuve et al. 2014). Je tedy patrné, že využívání a vývoj 

in vitro testů má v toxikologii své nezastupitelné místo. 

In vitro testy využívají několik principů, které je dělí do tří základních kategorií – 

proliferační testy, testy vazby ligandu na receptor a testy s reportérovými geny (Leusch 

et al. 2017; Li et al. 2020). 
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3.3.3.1 Proliferační testy 

Proliferační testy kvantifikují hormonem stimulovanou proliferaci buněk. Je tak 

možné sledovat např. na buňkách závislých na estrogenu (linie izolované z karcinomu 

prsu T47D, MCF-7) estrogenní aktivitu (E-screen) (Soto et al. 1995) nebo na nádorových 

buňkách izolovaných z hypofýzy thyroidní aktivitu (T-screen) (Gutleb et al. 2005). 

Obdoba pro detekci androgenní aktivity (A-screen) naopak sleduje inhibici proliferace 

v přítomnosti androgenu u linie MCF-7 transfekované androgenním receptorem (Szelei 

et al. 1997). Při porovnání citlivosti jednotlivých testů jsou proliferační testy řazeny mezi 

ty s nejnižším limitem detekce (Leusch et al. 2017). 

3.3.3.2 Testy vazby ligandu na receptor 

Testy vazby ligandu na receptor jsou založeny na principu sledování vazby 

radioaktivně značeného ligandu na příslušný receptor. Ten je nejčastěji izolován z tkání 

obratlovců, ve kterých byla dříve potvrzena aktivita in vivo (Leusch et al. 2005). 

Studovaná látka kompetuje s radioaktivně značeným přirozeným ligandem daného 

receptoru, což umožňuje míru vazby kvantifikovat. Test není limitován vstupem 

testované látky do buňky a je tak možné sledovat čistě afinitu k receptoru. Nevýhodou 

však je, že z testu není patrné, jakou odpověď by v organismu látka vyvolala. Agonisty 

nelze v testu rozeznat od antagonistů, neboť v testu vyvolávají shodnou, pozitivní 

odpověď (Murk et al. 2002). Tyto testy byly vyvinuty např. pro sledování vazby na 

estrogenní a androgenní receptor (Leusch et al. 2006). 

3.3.3.3 Testy s reportérovými geny 

Významnou část in vitro testů tvoří testy s reportérovými geny, které umožňují 

sledovat hormonální účinky zprostředkované NR. Tyto testy využívají geneticky 

modifikované organismy (GMO), např. kvasinky či savčí buňky. Pokud buňka stabilně 

neexprimuje příslušný NR, je do buňky vnesen gen pro jeho expresi. Buňky jsou 

transfekovány plasmidem s HRE řízeným reportérovým genem, který umožňuje 

buněčnou odpověď kvantifikovat. Mezi nejvíce používané reportérové geny patří gen pro 

luciferasu (Legler et al. 1999; Wilson et al. 2004; Leskinen et al. 2005; Sonneveld et al. 

2005; Bartoňková et al. 2015), β-galaktosidasu (Routledge a Sumpter 1996; Gaido et al. 

1997; Sohoni a Sumpter 1998) či fluorescenční protein (Bovee et al. 2011).  

Za jednu z nejcitlivějších in vitro metod je považována metoda známá jako 

GeneBLAzer® (Leusch et al. 2017). Geneticky modifikované buněčné linie využívané 
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při této metodě mají namísto NR fúzní protein skládající se pouze z ligand-vazebné 

domény a DNA-vazebné domény. Po vazbě ligandu se fúzní protein váže na regulační 

oblast genu pro β-laktamasu, čímž dochází ke spuštění její syntézy. β-laktamasa následně 

katalyzuje přeměnu zeleně fluoreskujícího substrátu na modře fluoreskující produkt. 

GMO kvasinkové testy jsou sice robustnější, ale jejich detekční limity jsou 

v porovnání s analogickými testy na savčích buňkách řádově vyšší (Bovee et al. 2011). 

Citlivost testů na savčích buněčných liniích s reportérovými geny se naopak citlivostí 

vyrovnává proliferačním testům (Leusch et al. 2017; Cevenini et al. 2018). Nutno však 

podotknout, že testy s reportérovými geny jsou zaměřeny pouze na jeden mechanismus 

působení ED. 

3.3.3.4 CXCL-test 

Poznatky o působní hormonů na buněčné úrovni jsou využívány při vývoji nových 

metod pro detekci ED. Jako alternativa k proliferačnímu testu estrogenní aktivity 

E-screen byl vyvinut CXCL-test, který detekuje estrogen-dependentní produkci cytokinu 

CXCL12 u buněčných linií MCF7 a T47D odvozených od karcinomu prsu (Habauzit et 

al. 2010). Tento cytokin je produkován extracelulárně, což umožňuje jeho detekci přímo 

v kultivačním médiu. Jedná se o test na buněčné linii, který splňuje podmínky vysoké 

citlivosti a časové i finanční úspory, a přitom není zaměřen pouze na jeden mechanismus 

působení estrogenů, jako je tomu u testů s reportérovými geny. Estrogenní aktivita byla 

tímto testem prokázána u bisfenolu AF (Li et al. 2015) a u řady benzofenonů, které jsou 

v kosmetice používány jako ochrana před UV zářením (Habauzit et al. 2017). 

CXCL-testem byla detekována také antiestrogenní aktivita některých léčiv (Ezechiáš et 

al. 2016) a antimikrobiálních látek používaných v produktech ústní hygieny, což je 

podrobně popsáno v přiložené publikaci 2 (Michalíková et al. 2019). 

CXCL-test je považován za komplexnější metodu stanovení estrogenní aktivity, 

než jsou metody s reportérovými geny. Ty totiž sledují jen jeden mechanismus působení 

estrogenu – klasický mechanismus přes regulační oblast ERE (estrogenní HRE). Exprese 

cytokinu CXCL12 však nemusí být v buňce řízena pouze tímto mechanismem. Existují 

také mechanismy řízené jinými transkripčními faktory a regulačními oblastmi genu 

(např. Sp1, AP1) (Boudot et al. 2011; Kerdivel et al. 2013; Haldosen et al. 2014). Pokud 

by potenciální estrogen narušoval právě tyto regulační mechanismy, nebyl by metodami 

s reportérovými geny regulovanými ERE vůbec detekován. 
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Využití neupravené linie však přináší několik nevýhod. Především jde 

o variabilitu odpovědi buněčné linie, ve které není genetickou úpravou vnesen selekční 

marker (rezistence na antibiotika), a její stálost tedy nemůže být udržována řízenou 

selekcí. Stabilita buněčné linie tak může být proměnlivá a reakce buněk na estrogenní 

látku se může měnit v závislosti na zdroji linie či dalších faktorech. V rámci předkládané 

publikace 1 byla provedena optimalizace metody CXCL-test, kde byl sledován vliv běžné 

variability materiálu a způsob provedení testu na jeho výsledek. 

4 Výskyt a osud antimikrobiálních látek v životním prostředí 

Sledování výskytu antimikrobiálních látek v životním prostředí neukládá žádný 

zákon, direktiva, vyhláška ani již zmíněný seznam 45 prioritních látek sledovaných dle 

rámcové směrnice o vodách (Directive 2008/105/EC 2008; Decision 2018/840/EU 2018). 

Stejně tak pro ně nejsou stanoveny limity v čistírenských kalech, které mohou být 

aplikovány na zemědělskou půdu (Zákon č. 541/2020 Sb.). 

Některé vědecké skupiny však v rámci svých výzkumných projektů 

mikropolutanty sledují ve větším rozsahu a upozorňují tak na problémy spojené s jejich 

výskytem. V životním prostředí je nejčastěji sledovaným zástupcem dezinfekčních agens 

triclosan, jehož toxické účinky a dopad na životní prostředí byly již dříve jasně prokázány 

(viz kapitola 3). Jsou však publikovány i práce poukazující na výskyt ostatních 

antimikrobiálních látek, především z řad kvarterních aminů a biguanidů. 

4.1 Triclosan 

Koncentrace triclosanu v odpadních vodách dosahuje až desetitisíců ng/l (Luo et 

al. 2014; Oliveira et al. 2015; Mohan a Balakrishnan 2019) a míra jeho odstranění v ČOV 

se celosvětově pohybuje mezi 71 a 99 % (Luo et al. 2014). Množství odstraněného 

triclosanu však může také souviset s ročním obdobím – v létě bylo v průběhu 

čistírenského procesu odstraněno pouhých 31 % triclosanu (Biel-Maeso et al. 2019). 

V kořenové čistírně v České republice byla efektivita čištění na úrovni 62–91 % (Chen et 

al. 2016). Z těchto studií vyplývá, že míra odstranění triclosanu je relativně vysoká 

a v porovnání s jinými mikropolutanty se dá označit za nadprůměrnou. Přesto však 

v odtoku z ČOV bývají detekovány až tisíce ng/l triclosanu (Lishman et al. 2006; Loos et 

al. 2013; Luo et al. 2014; Oliveira et al. 2015; Mohan a Balakrishnan 2019).  

Mechanismů, kterými je triclosan z životního prostředí zčásti odstraňován, je 

několik. Bylo prokázáno, že částečně podléhá fotodegradaci (Nakada et al. 2008) 
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a mikrobiální degradaci (Wang et al. 2018). V ČOV však dominantně dochází k adsorpci 

triclosanu (ale i jiných mikropolutantů) na čistírenský kal. Koncentrace triclosanu běžně 

dosahují tisíců až desetitisíců ng/g kalu (Biel-Maeso et al. 2019; Abbott et al. 2020; 

Zhang et al. 2021). Ve studii Butler et al. (2012) byl po dobu jednoho roku sledován osud 

triclosanu přítomného v kalu (22 mg/kg) po jeho aplikaci na několik typů zemědělských 

půd. Ve všech půdách byl triclosan i jeho transformační produkt methyltriclosan 

detekován i v nejhlubší sledované vrstvě (20–30 cm). Navíc většina odstraněného 

triclosanu byla přeměněna právě na mehyltriclosan, který v půdě i nadále perzistoval. 

4.2 Chlorhexidin 

Významným zdrojem chlorhexidinu v prostředí jsou odpadní vody 

z nemocničních zařízení, kde je až 25 % všech používaných dezinfekčních přípravků 

právě na bázi tohoto biguanidu (Ioannou et al. 2017). Již v 80. letech byla jeho 

koncentrace v nemocniční odpadní vodě až dvojnásobná (10,3 mg/l) v porovnání s vodou 

z domácností (4,5 mg/l) (Kodama et al. 1988). Novější švédské studie ukazují, že se 

chlorhexidin vyskytoval ve všech analyzovaných odpadních vodách, a to až v množství 

2 368 ng/l (Ostman et al. 2017). Tato studie zároveň uvádí, že maximální detekované 

množství v odtoku z ČOV bylo pouze 33 ng/l. Chlorhexidin byl však z vody odstraněn 

pouze adsorpcí na čistírenský kal, ve kterém bylo detekováno až 19 000 ng/g. Adsorpci, 

jako způsob odstranění chlorhexidinu z vody v ČOV, dokládá i další práce (Ostman et al. 

2018). Na výskyt tohoto mikropolutantu v odpadních i přečištěných vodách se také 

zaměřila studie Lasek et al. (2019). Ve vodě přitékající do ČOV z nemocničního areálu 

bylo detekováno až 97 000 ng/l. Autoři však v tomto případě nezaznamenali výrazný 

úbytek chlorhexidinu, neboť koncentrace ve vodě odtékající z čistírny dosahovala 

i 60 000 ng/l. 

4.3 Kvarterní aminy 

Výskyt cetylpyridinu v odpadních vodách, ale také v říční vodě, byl potvrzen ve 

studii Shrivas a Wu (2007). Detekované koncentrace cetylpyridinu dosahovaly v odpadní 

vodě 88 000 ng/l a v povrchové vodě 52 000 ng/l. Ostman et al. (2017) uvádí o několik 

řádů nižší koncentrace ve vodách přitékajících do ČOV (max. 374 ng/l) a koncentrace 

v odtoku z ČOV nepřesahující 5 ng/l, avšak koncentrace v kalu dosahovala až 2 500 ng/g. 

Cetylpyridin je v ČOV odstraňován částečně mikrobiální degradací, ale především pak 

adsorpcí na kal (Ostman et al. 2017; Ostman et al. 2018). Podobné závěry přináší také 
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modelová studie Nguyen a Oh (2019), ve které byl v laboratorních podmínkách sledován 

úbytek cetylpyridinu po aplikaci na aktivovaný kal. Úbytek byl sledován u dvou 

iniciačních koncentrací, 50 000 a 500 000 ng/l. Po 42 dnech bylo odstraněno > 60 %. 

V práci je sice uvažována částečná biodegradace cetylpyridinu, za hlavní mechanismus 

odstranění z vody je však považována adsorpce na aktivovaný kal. Ta je diskutována 

i v souvislosti s jinými antimikrobiálními agens ze skupiny kvarterních aminů (DeLeo et 

al. 2020). 

Výskyt a osud octenidinu v životním prostředí prozatím nebyl monitorován, nebo 

při nejmenším nebyl detekován, ačkoliv práce Ioannou et al. (2017) uvádí, že 

dezinfekčních přípravků na bázi octenidinu je v nemocničním prostředí využíváno až 

z 82 %. 

4.4 Terpeny 

Terpeny používané jako dezinfekční agens jsou do skupiny sledovaných 

mikropolutantů v odpadních vodách v některých studiích zahrnuty také. Výskyt thymolu 

byl zaznamenán v odpadních vodách v koncentraci desítek až stovek ng/l (Nakada et al. 

2006; Nakada et al. 2007; Nakada et al. 2008). Další studie prokázala, že v ČOV bylo 

odstraněno průměrně 95 % thymolu, převážně prostřednictvím mikrobiální degradace 

(Nakada et al. 2006). Autoři zároveň uvádí, že adsorpce na částice kalu je zanedbatelná, 

svou úlohu navíc sehrává také vysoká těkavost tohoto terpenu. Allinson et al. (2012) 

v odtoku z ČOV detekovali thymol v jednotkách, ve výjimečných případech až desítkách 

ng/l. 

Mentol byl analyzován v rámci kampaně sledující vonné látky v odpadních 

vodách v Německu, přičemž byla zaznamenána koncentrace přesahující 15 000 ng/l, 

přečištěná voda pak obsahovala < 37 ng/l (Klaschka et al. 2013). Jiné studie uvádí 

v odpadních vodách o něco nižší koncentrace, konkrétně 5 400 ng/l (Escalas et al. 2003) 

a 1 400 ng/l (Lee a Rasmussen 2006). Escalas et al. (2003) sledovali větší skupinu 

těkavých organických látek ve vodách na přítoku do ČOV, z nichž 23 % patřilo mezi 

terpeny. Eukalyptolu bylo v odpadní vodě detekováno 2 800 ng/l a koncentrace limonenu 

dosahovala až 4 000 ng/l. Godayol et al. (2015) poukazují na to, že primárním čistěním 

limonen sice nebyl odstraněn, avšak po sekundárním čištění ho již nebylo možné ve vodě 

detekovat. V několika studiích byla prokázána přítomnost limonenu v čistírenském kalu 

(Lehtinen a Veijanen 2011; Kotowska et al. 2012; Fisher et al. 2017) a také v povrchové 

vodě, kde se koncentrace pohybovaly maximálně v desítkách ng/l (Alvarez et al. 2014). 
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5 Degradabilita antimikrobiálních látek 

Jak je patrné z předchozí kapitoly, míra odstraňování antimikrobiálních látek ze 

životního prostředí není vyhovující. Detekci těchto látek se věnuje jen málo studií. Pokud 

je však jejich výskyt v životním prostředí sledován, je ve většině případů také potvrzen. 

5.1 Fyzikálně-chemické metody 

Aktuální přehledný článek Rout et al. (2021), který shrnuje míru odstranění široké 

škály mikropolutantů (hormonální látky, ED, biocidy, léčiva), uvádí, že se míra 

odstranění mikropolutantů při sekundárním čištění pohybuje v rozmezí 30–70 %. Jelikož 

je účinnost odstraňování mikropolutantů pomocí aktivovaného kalu v rámci druhého 

stupně čištění odpadních vod nevyhovující, jsou intenzivně studovány možné způsoby 

terciálního kroku dočištění. V současné době se jedná především o možnosti využití 

aktivního uhlí či pokročilých oxidačních metod (Margot et al. 2013; Angeles et al. 2020; 

Kosek et al. 2020). Jen výjimečně se ale vyskytují práce, které by do skupiny sledovaných 

mikropolutantů zařadily kromě triclosanu i jinou antimikrobiální látku. Neves et al. 

(2020) se zabývali porovnáním účinnosti odstranění cetylpyridinu z vody při použití 

oxidu grafenu a jiných adsorpčních materiálů vč. aktivního uhlí, přičemž poukázali na 

výrazně vyšší sorpční kapacitu oxidu grafenu. 

Při odstraňování mikropolutantů z pevných matric jsou testovány například 

metody biosušení či pyrolýza, u kterých efektivita v případě kontaminovaného kalu činí 

až 100 % (Bean et al. 2016; Pilnáček et al. 2019; Moško et al. 2021). Jen výjimečně se 

ale vyskytují studie, které by do skupiny sledovaných mikropolutantů zařadily 

antimikrobiální látky. Ukázalo se, že účinnost odstranění triclosanu v řádu jednotek 

mg/kg při 300 °C byla po 60 minutách 100 % a během pěti minut při teplotě 500 °C bylo 

odstraněno > 90 % (Ross et al. 2016). Cetylpyridin vázaný v organojílu byl stabilní až do 

teploty 400 °C (Koh et al. 2005), samostatně však testován nebyl, stejně jako ostatní 

antimikrobiální látky, jimiž se tato práce zabývá. 

5.2 Biodegradační metody 

Intenzivně studované jsou také biodegradační metody, které jsou šetrnější 

k životnímu prostředí a v porovnání s fyzikálními metodami bývá jejich finanční 

náročnost obvykle výrazně nižší. Navíc bylo již v mnoha studiích prokázáno, že některé 



35 

 

mikroorganismy dokáží v rámci svého metabolismu, či kometabolicky odstraňovat 

velkou škálu polutantů a v některých případech jsou polutanty schopny i mineralizovat. 

Ze skupiny antimikrobiálních látek je nejlépe popsána mikrobiální biodegradace 

triclosanu. Když byl v degradačním experimentu pro inokulaci použit aktivovaný kal, byl 

triclosan odstraněn v rámci desítek hodin, zároveň ale vznikal problematický 

transformační produkt methyltriclosan (Armstrong et al. 2018). Zhou et al. (2013) 

sledovali degradační schopnosti bakterií izolovaných z čistírenského kalu a ukázali, že se 

jejich účinnost při degradaci triclosanu velmi liší. Charakterizovali sice kmeny, které 

odstranily 100 % triclosanu, některé ale nebyly schopny tento polutant odstranit vůbec. 

Podobný přístup, tedy využití čistírenského kalu, byl zvolen i při studiu biodegradace 

cetylpyridinu. Nguyen a Oh (2019) ukázali, že nejvýznamnější podíl na odstranění měla 

adsorpce, zaznamenali však i částečnou biologickou degradaci, a to především 

v přítomnosti bakterií rodu Rhodobacter a Asticcacaulis. Velmi podobné výsledky byly 

pozorovány při degradaci chlorhexidinu, kdy ubylo až 81 % počátečního množství, avšak 

více než 70 % z odstraněného chlorhexidinu autoři přičítají adsorpci na kalové částice. 

Na samotné biodegradaci se pak podílely nejvíce bakterie čeledí Comamonadaceae 

a Flavobacteriaceae (Keerthisinghe et al. 2019). Biodegradační potenciál byl také 

zaznamenán u bakterie rodu Pseudomonas sp. kmen A-3 izolované přímo z čistírenského 

kalu. Degradace nebyla v daných studiích kvantifikována, autoři však charakterizovali 

dva degradační produkty chlorhexidinu (Uyeda et al. 1996; Tanaka et al. 2005; Tanaka 

et al. 2006). Pokud měla tato bakterie chlorhexidin jako jediný zdroj dusíku, došlo dle 

autorů k jeho kompletní degradaci (Kido et al. 1988). Při studiu vlivu chlorhexidinu na 

bakteriální komunity ve vzorcích říční vody nebyla jeho mineralizace vůbec pozorována 

(Dynes et al. 2006; Lawrence et al. 2008). 
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5.3 Ligninolytické houby a jejich enzymy 

Významným modelovým organismem při studiu biodegradability polutantů jsou 

ligninolytické houby, označované také jako houby bíle hniloby. Toto označení pochází 

ze vzhledu houbou napadeného dřeva. Ligninolytické houby totiž rozkládají tmavý lignin 

a zbývající celulosa dává napadenému dřevu bílou barvu. Lignin je polymer skládající se 

z několika typů aromatických monomerních jednotek, které se ve struktuře nepravidelně 

střídají. Z těchto důvodů mají extracelulárně produkované ligninolytické enzymy, jimiž 

houby lignin rozkládají, velmi širokou substrátovou specifitu a mohou účinně rozkládat 

i jiné aromatické struktury. Patří mezi ně některé peroxidasy a fenoloxidasa lakasa, jimž 

budou věnovány samostatné kapitoly (5.3.1 a 5.3.2). Glyoxaloxidasa (EC 1.2.3.5) 

a arylalkoholoxidasa (EC 1.1.3.7) jsou pak spolu s dalšími enzymy produkovány 

ligninolytickými houbami jako pomocné enzymy, které generují H2O2 nutný pro funkci 

peroxidas (Tuor et al. 1995; Janusz et al. 2017). 

5.3.1 Peroxidasy 

Ligninperoxidasa (LiP; EC 1.11.1.14), mangan-dependentní peroxidasa (MnP; 

1.11.1.13) a versatilní peroxidasa (VP; 1.11.1.16) jsou peroxidasy ligninolytických hub, 

které se přímo účastní rozkladu ligninu a všechny patří do superrodiny tzv. hemových 

peroxidas. 

LiP byla poprvé objevena u houby Phanerochaete chrysosporium (Tien a Kirk 

1983), je však produkována celou řadou dalších ligninolytických hub a byla detekována 

také u některých bakterií (Janusz et al. 2017). Vyznačuje se neobvykle nízkým pH 

optimem (pH 3) (Wong 2009) a má vysoký oxidačně-redukční potenciál, což jí umožňuje 

oxidovat i substráty, které nemohou být oxidovány jinými peroxidasami (Sigoillot et al. 

2012). Katalytický cyklus je naznačen na obrázku 3a (str. 37). Nativní stav LiP je 

oxidován peroxidem vodíku za vzniku kation radikálového meziproduktu, tzv. sloučeniny 

I, a vody. Sloučenina I je následně ve dvou krocích přes sloučeninu II redukována zpět 

do nativního stavu enzymu, přičemž postupně v každém kroku oxiduje jednu molekulu 

substrátu za vzniku kation radikálového produktu (Wong 2009). 

MnP byla detekována u P. chrysosporium (Glenn a Gold 1985) a produkuje ji 

mnoho dalších ligninolytických hub či některé bakterie (Janusz et al. 2017). Katalytický 

cyklus MnP (obrázek 3b, str. 37) je velmi podobný LiP, avšak MnP využívá kation Mn2+ 

jakožto redukční substrát, jehož prostřednictvím následně dochází k přeměně 
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organického substrátu. V prvním kroku je nativní MnP oxidována peroxidem vodíku na 

sloučeninu I, která je následně ve dvou krocích redukována přes sloučeninu II zpět do 

nativního stavu, jako je tomu u LiP. Jako donor elektronu však v každém zmíněném kroku 

slouží kation Mn2+. Vzniká tak vysoce reaktivní Mn3+, který je následně v komplexu 

se stabilizujícími karboxylovými kyselinami z enzymu disociován, difunduje do 

lignocelulosové struktury a působí jako nízkomolekulární mediátor schopný oxidovat 

širokou škálu organických substrátů. Radikál substrátu, který takto vznikne, podléhá 

dalším, již neenzymatickým, reakcím (Hofrichter 2002; Wong 2009; Janusz et al. 2017). 

VP je hybridem mezi LiP a MnP. V proteinové struktuře se nachází vazebné místo 

jak pro aromatický substrát (podobnost s LiP), tak vazené místo pro Mn2+ (podobnost 

s MnP). VP je tak schopna jednak oxidovat aromatické substráty za vzniku příslušných 

radikálů, a jednak dokáže v přítomnosti Mn2+ generovat reaktivní Mn3+ (Ruiz-Duenas et 

al. 1999). 

 

Obrázek 3: Katalytický cyklus (a) ligninperoxidasy (LiP) a (b) mangan-dependentní 

peroxidasy (MnP). Oba enzymy jsou v nativním stavu oxidovány peroxidem vodíku za 

vzniku kation radikálu, tzv. sloučeniny I. Ta je v prvním kroku redukována na sloučeninu 

II, přičemž dochází k (a) oxidaci substrátu (RH) a vzniku příslušného kation radikálu 

(R+•), nebo (b) oxidaci Mn2+ na Mn3+, který je z enzymu v chelatované formě uvolněn 

a oxiduje substrát RH na příslušný radikál (R•). V druhém kroku sloučenina II oxiduje (a) 

druhou molekulu RH či (b) druhý kation Mn2+ a vrací se tak do nativního stavu. Upraveno 

dle Abdel-Hamid et al. (2013). 
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5.3.2 Lakasa 

Fenoloxidasa lakasa (EC 1.10.3.2) byla poprvé popsána již na konci 19. století 

u japonského stromu Rhus vernicifera (Yoshida 1883) a až následně byla objevena u hub 

(Bertrand 1896) a bakterií (Suzuki et al. 2003). Pro lakasy je charakteristická přítomnost 

dvoumocných iontů mědi v reakčním centru, což je řadí do rodiny tzv. multi-copper 

oxidas. Čtyři ionty Cu2+ jsou rozděleny do dvou reakčních center (obrázek 4). V prvním 

centru (místo T1) je vázán jeden ion Cu2+ (typ-1). Druhé centrum T2/T3 se skládá 

z vazebného místa T2 (váže jeden Cu2+ typ-2) a dvou vazebných míst T3 (váží po jednom 

Cu2+ typ-3). Jednotlivé typy Cu2+ se liší svými spektroskopickými vlastnostmi. Na 

reakčním centru T1 dochází postupně k oxidaci 4 molekul fenolického substrátu za 

vzniku jejich příslušných radikálů. Elektrony jsou následně distribuovány 

prostřednictvím aminokyselin His-Cys-His na T2/T3 klastr. Cu2+ jsou tak na všech 

čtyřech vazebných místech redukovány na Cu+ a enzym se tak dostává do plně 

redukované formy. Následně je na centrum T2/T3 vázán molekulární kyslík a ve dvou 

krocích vnikají postupně dvě molekuly vody (Baldrian 2006; Wong 2009; Mot a Silaghi-

Dumitrescu 2012). 

 

Obrázek 4: Katalytický cyklus lakasy. Lakasa na prvním reakčním centru (T1) postupně 

oxiduje čtyři molekuly fenolického substrátu (ROH) za vzniku příslušných radikálů. 

Získané elektrony jsou postupně distribuovány prostřednictvím aminokyselinové 

sekvence His-Cys-His i na druhé reakční centrum T2/T3, čímž jsou všechny čtyři Cu2+ 

kationty redukovány na Cu+. Plně redukovaný enzym následně váže molekulový kyslík, 

dochází k jeho čtyřelektronové redukci za vzniku dvou molekul vody a návratu enzymu 

zpět do nativního stavu. Upraveno dle Baldrian (2006). 
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5.4 Degradační potenciál ligninolytických hub a enzymů 

U ligninolytických hub a jejich enzymů bylo již mnohokrát prokázáno, že mají 

schopnost degradovat velmi širokou škálu organických polutantů. Jak bude rozvedeno 

v následujících kapitolách, v experimentech s houbovými kulturami (in vivo) a také in 

vitro s izolovanými enzymy byla sledována účinná degradace i těch nejvíce 

rekalcitrantních polutantů. Z tohoto důvodu jsou houby bílé hniloby považovány za 

vynikající modelový organismus biodegradačních studií. 

5.4.1 Studie in vivo 

Ve studii Čvančarová et al. (2012) byl testován potenciál osmi hub bílé hniloby 

degradovat komerční směs PCB Delor 103. Po šesti týdnech inkubace in vivo byly PCB 

degradovány všemi vybranými zástupci ligninolytických hub. Nejlepších výsledků 

(úbytek 99,6 % PCB) bylo dosaženo v případě inkubace s houbou Pleurotus ostreatus, 

jejíž schopnost efektivně odstraňovat PCB byla potvrzena i v pilotní studii s reálně 

kontaminovanou vodou (Šrédlová et al. 2020) či půdou (Siracusa et al. 2017). V dalších 

degradačních studiích bylo prokázáno, že houba P. chrysosporium mineralizuje 

výbušninu hexanitrohexaazaisowurtzitan, známou také jako CL-20 (Karakaya et al. 

2009). Vysoký potenciál degradovat chlorbenzoové kyseliny byl pozorován u hub Irpex 

lacteus, Pycnoporus cinnabarinus a Dichomitus squalens, které byly schopny některé 

chlorbenzoové kyseliny zcela eliminovat již po sedmi dnech inkubace (Muzikář et al. 

2011). Houby bílé hniloby degradovaly in vivo také PAU (Covino et al. 2010), EE2 

(Křesinová et al. 2012), plastifikátory (Cajthaml et al. 2009), syntetická barviva (Novotný 

et al. 2004) či nejtoxičtější organický polutant 2,3,7,8-tetrachlordibenzo-p-dioxin (Dao et 

al. 2019). 

5.4.2 Studie in vitro  

Studie in vitro ukazují, že mnohá xenobiotika mohou být degradována 

ligninolytickými enzymy. MnP izolované z hub Lentinus tigrinus či I. lacteus efektivně 

transformovaly vybrané PAU (Baborová et al. 2006; Covino et al. 2010). VP izolovaná 

z houby Bjerkandera adusta zcela odstranila ze směsi estrogenů a léčiv během několika 

minut estrogeny a diclofenac, 80% odstranění bylo dosaženo u sulfamethoxazolu 

a naproxenu, některá další léčiva byla však degradována jen velmi málo a carbamazepin 

nebyl degradován vůbec (Eibes et al. 2011). Úplného odstranění EE2 bylo dosaženo 

v in vitro studii s koncentrovanou extracelulární tekutinou získanou z kultury P. ostreatus 
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(Křesinová et al. 2012). Detekcí transformačních produktů estrogenních hormonů 

vč. syntetického EE2 byla potvrzena také účinnost lakasy získané z Trametes versicolor 

při degradaci mikropolutantů (EE2, bisfenoly A a S) (Beck et al. 2018). 

5.4.3 Degradace mikropolutantů v reálných matricích 

Účinnost ligninolytických enzymů při odstraňování směsí mikropolutantů byla 

prokázána i v reálných matricích a pilotních studiích. Až 95 % přítomných ED bylo 

odstraněno z vody získané na odtoku z ČOV, když byla 24 hodin v laboratorních 

podmínkách zadržována v reaktoru inokulovaném vyplozeným substrátem P. ostreatus 

s vysokou lakasovou aktivitou. Zároveň byla sledována úplná eliminace estrogenní 

aktivity. V poloprovozním reaktoru na lokalitě došlo až k 76% degradaci ED (Křesinová 

et al. 2018). ED byly také efektivně odstraněny (27–99 %) z reálné odpadní vody při 

použití tzv. enzymového membránového reaktoru naplněného VP (Taboada-Puig et al. 

2015). Rovněž byly při eliminaci ED z reálných vod testovány technologie umožňující 

imobilizaci enzymů na nanovlákenné membrány. Jejich částečná účinnost (18–74 %) byla 

prokázána při imobilizaci lakasy na polyamid/polyethylenimin ve studii Maryšková et al. 

(2020). 

Při posuzování, zda jsou ligninolytické enzymy potenciálně vhodné pro degradaci 

xenobiotik, je také důležité uvažovat jejich stabilitu a aktivitu v reálných podmínkách. 

Jednou z důležitých výhod ligninolytických enzymů je jejich relativně vysoká stabilita. 

V mnoha degradačních studiích in vitro bylo ukázáno, že i po několika dnech při 

laboratorní teplotě jsou ligninolytické enzymy stabilní a stále aktivní (Covino et al. 2010; 

Šrédlová et al. 2021), což bylo potvrzeno také v publikaci 3 (Linhartová et al. 2020). 

V předkládané publikaci 4 (Maryšková et al. 2021) byla kromě teplotní a časové stability 

testována aktivita enzymů s vysokým biodegradačním potenciálem (lakasa 

z T. versicolor a peroxidasa z Armoracia rusticana – křenové peroxidasy) v různých 

matricích (pufry lišící se hodnotou pH, deionizovaná voda, kohoutková voda a odpadní 

voda po druhém stupni čištění v ČOV). Navíc byl sledován vliv podmínek nejen na 

samotnou aktivitu enzymů, ale také na jejich degradační potenciál. V testu byly sledovány 

čtyři ED vč. antimikrobiálního triclosanu. Ukázalo se, že ačkoliv jsou některé matrice pro 

aktivitu enzymu nevýhodné, dané enzymy jsou i přesto schopné odstraňovat sledované 

ED velmi efektivně. Pouze u odpadní vody efektivita odstranění ED výrazně vzrostla (na 

93 %) teprve po přídavku 2,5% fosfát-citrátového pufru. 
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5.4.4 Degradabilita antimikrobiálních látek 

V rámci degradačních studií je do skupiny ED často řazena i antimikrobiální látka 

triclosan. Ligninolytické houby prokázaly schopnost triclosan degradovat, což dokládají 

jak výsledky in vivo degradačních testů, tak mnoho in vitro studií s izolovanými 

ligninolytickými enzymy.  

Po inkubaci triclosanu s T. versicolor a P. cinnabarinus byly identifikovány jeho 

transformační produkty a zároveň bylo sledováno snížení akutní toxicity (Hundt et al. 

2000). Triclosan byl také během čtrnáctidenní kultivace zcela odstraněn sedmi houbami 

bílé hniloby a současně bylo sledováno snížení estrogenní aktivity (Cajthaml et al. 2009). 

Ve studii in vivo však musely být zohledněny jeho antimikrobiální vlastnosti 

a experimentální koncentrace musela být oproti jiným látkám snížena. Cytotoxickým 

působením studovaných látek však nejsou omezeny in vitro experimenty s izolovanými 

enzymy. V rámci publikace 4 (Maryšková et al. 2021) a v mnoha dalších bylo prokázáno, 

že je triclosan ligninolytickými enzymy velmi efektivně odstraňován již během několika 

hodin (Cabana et al. 2007; Asgher et al. 2016). Některé studie dokládají, že je míra jeho 

odstranění ligninolytickými enzymy vyšší než 95 % (Ramirez-Cavazos et al. 2014; Melo 

et al. 2016). 

Degradabilita chlorhexidinu a octenidinu byla studována v rámci předkládané 

publikace 3 (Linhartová et al. 2020). V in vivo experimentech s houbou I. lacteus bylo 

původní množství chlorhexidinu (3 µg/ml) sníženo během 21 dnů až o 70 %, maximální 

úbytek octenidinu (původní koncentrace 2 µg/ml) byl 48 %. V případě octenidinu však 

byla pozorována výrazná sorpce na mycelium, která musela být při interpretaci výsledků 

zohledněna. In vitro bylo izolovanými enzymy odstraněno maximálně 41 % 

chlorhexidinu (původní koncentrace 5 µg/ml) a 23 % octenidinu (původní koncentrace 

5 µg/ml). V případě in vitro inkubace s lakasou nebyl octenidin odstraněn vůbec. 

Schopnost ligninolytických hub transformovat chlorhexidin a octenidin však byla 

prokázána identifikací transformačních produktů obou sledovaných látek. Jen částečné 

odstranění těmito efektivními biodegradačními nástroji svědčí o silně rekalcitrantním 

charakteru octenididu a chlorhexidinu. 
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6 Cíle disertační práce 

Tato disertační práce se zabývá málo prozkoumanou skupinou látek, které se ve 

velké míře využívají pro své antimikrobiální účinky v produktech osobní péče a péče 

o domácnost. Do životního prostředí jsou však vypouštěny bez jakéhokoliv omezení, není 

zde sledován jejich osud a jejich subletální toxicita téměř není popsána. Výběr 

antimikrobiálních látek v této práci byl úzce zaměřen na účinné látky používané 

v produktech ústní hygieny, tedy především v zubních pastách a ústních vodách. Tato 

disertační práce se zaměřila na studium jejich endokrinně disruptivní účinků a jejich 

degradability. 

 

Dílčí cíle práce byly: 

 

1. Optimalizace metody CXCL-test vhodné pro hodnocení estrogenních 

a antiestrogenních vlastností xenobiotik (publikace 1). 

2. Hodnocení (anti)estrogenní a (anti)androgenní aktivity devíti 

antimikrobiálních látek běžně používaných v produktech ústní hygieny, a to 

s využitím testů in vitro na kvasinkových modelech (Saccharomyces 

cerevisiae BMAEREluc/ERα a S. cerevisiae BMAERE/AR) a testů 

využívajících vhodné lidské buněčné linie (T47D v metodě CXCL-test, 

AIZ-AR) (publikace 2). 

3. Studium degradability dvou vybraných antimikrobiálních látek obsažených 

v zubních pastách, u kterých byly v rámci publikace 2 prokázány endokrinně 

disruptivní účinky. V experimentech in vivo a in vitro byly jako modelové 

organismy použity ligninolytické houby (I. lacteus a P. ostreatus) a jejich 

enzymy (MnP a lakasa), u nichž byl již dříve prokázán vynikající degradační 

potenciál (publikace 3). 

4. Studium vhodných podmínek pro aktivitu a stabilitu biotechnologicky 

perspektivních enzymů lakasy z T. versicolor a peroxidasy z A. rusticana 

a jejich účinnost při degradaci antimikrobiální látky triclosan a dalších 

endokrinně disruptivních látek v reálných matricích (publikace 4). 
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7 Závěry 

Disertační práce byla zaměřena na hodnocení endokrinně disruptivních vlastností 

a degradability skupiny devíti antimikrobiálních látek, které jsou používány v produktech 

ústní hygieny. 

V publikaci 1 byl optimalizován CXCL-test, který je založen na estrogen-

dependentní sekreci cytokinu CXCL12 buňkami karcinomu prsu (T47D) a je používán 

pro identifikaci a detekci estrogenních látek. Vzhledem k tomu, že tento test využívá 

neupravenou buněčnou linii, je citlivý na variabilitu použitého materiálu či změny 

v provedení testu v rámci mezilaboratorního srovnání. Bylo prokázáno, že nejen buňky 

stejné linie získané z jiného zdroje, ale také další materiál (médium, sérum aj.) či způsob 

provedení testu signifikantně ovlivňují množství sekretovaného cytokinu, a mají tak vliv 

na výsledek testu. Podrobně jsou aspekty ovlivňující citlivost testu diskutovány 

v publikaci 1. 

U látek cetylpyridin, octenidin a thymol byly identifikovány antiestrogenní účinky 

prostřednictvím kvasinkového testu (S. cerevisiae BMAEREluc/ERα). Tyto výsledky 

byly potvrzeny také na lidské tkáňové linii (T47D, CXCL-test), přičemž byl k těmto 

látkám jako antiestrogen zařazen také chlorhexidin. U octenidinu a cetylpyridinu byly 

prokázány také antiandrogenní účinky na upravené lidské tkáňové linii (AIZ-AR), na 

kvasinkovém testu (S. cerevisiae BMAERE/AR) byly kromě nich jako antiandrogeny 

identifikovány také thymol a mentol. Žádná ze zmíněných látek nebyla agonistou ER či 

AR. U hexetidinu, limonenu, sanguinarinu a eukalyptolu nebyly detekovány žádné 

(anti)estrogenní ani (anti)androgenní vlastnosti. Nakonec tedy byly endokrinně 

disruptivní vlastnosti prokázány u pěti z devíti testovaných látek. Výsledky jsou podrobně 

diskutovány v publikaci 2. 

Degradabilita chlorhexidinu a octenidinu byla studována s využitím modelových 

organismů (ligninolytických hub I. lacteus a P. ostreatus) v podmínkách in vivo nebo 

s jejich extracelulárními enzymy (MnP a lakasa) in vitro. Experimenty s houbovými 

kulturami poukázaly na podstatnou sorpci octenidinu na mycelium, ve studii 

s extracelulárními enzymy již tento fenomén sledován nebyl. V in vivo experimentech 

s houbami P. ostreatus a I. lacteus byl po 21 dnech pozorován 57–70% úbytek 

chlorhexidinu a 35–48% úbytek octenidinu. Po 8 dnech in vitro inkubace 

s koncentrovanými extracelulárními enzymy bylo odstraněno pouze 28–41% 

chlorhexidinu a octenidin byl odstraněn z 23 %, či vůbec. Zapojení extracelulárních 
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enzymů ligninolytických hub do transformace těchto dvou antimikrobiálních látek však 

bylo potvrzeno identifikací transformačních produktů. Skutečnost, že byly 

antimikrobiální látky chlorhexidin a octenidin těmito modelovými organismy odstraněny 

jen částečně, či vůbec, však ukazuje na jejich rekalcitrantní charakter. Výsledky jsou 

podrobně presentovány a diskutovány v publikaci 3. 

Následně byl studován vliv matrice a reakčních podmínek na aktivitu dvou 

enzymů s vysokým bioremediačním potenciálem (lakasa z T. versicolor a peroxidasa 

z A. rusticana) spolu s jejich schopností degradovat antimikrobiální látku triclosan 

a několik dalších ED (EE2, bisfenol A, diclofenac). Bylo prokázáno, že ačkoliv nebyly 

enzymy v různých matricích (pufry, deionizovaná voda, kohoutková voda a odpadní voda 

po druhém stupni čištění v ČOV) vystaveny ideálním podmínkám, byly přesto schopny 

velmi efektivně odstranit sledované ED. Pouze u odpadní vody efektivita výrazně vzrostla 

až po přídavku 2,5% fosfát-citrátového pufru. Tyto výsledky jen potvrzují vysoký 

bioremediační potenciál těchto dvou enzymů a podrobně jsou uvedeny v publikaci 4. 
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