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Abstrakt 

 

Diplomová práce je zaměřena na změny v mikrobiálním společenstvu v půdě 

dlouhodobě kontaminované těžkými kovy. Na Příbramsku byly vybrány dvě lokality 

s různým stupněm zatížení. U vzorků půdy byla měřena respirační aktivita in vitro 

s přídavky různých zdrojů uhlíku a různých koncentrací kadmia. Hodnoty respirace 

ukázaly, že i při koncentraci kadmia 1000 mg.kg
-1

 je společenstvo životaschopné a 

přídavky substrátů ještě respiraci zvýšily. 

 Ze vzorků půdy byla izolována environmentální DNA a byl amplifikován gen pro 

16S rRNA aktinobakterií. Analýza polymorfismu délky terminálního restrikčního 

fragmentu ukázala jasný rozdíl mezi profily obou lokalit. U vzorků s přídavky substrátů 

došlo k různě výrazným posunům v profilu společenstva. 

 Byla provedena kvantifikace celkových bakterií a aktinobakterií metodou 

kvantitativní PCR, na základě amplifikace části genu pro 16S rRNA. Ve více zatížené 

lokalitě je o něco více bakterií, ale téměř dvojnásobek aktinobakterií než v méně 

kontaminované lokalitě. Sekvenování amplikonů části genu pro 16S rRNA na platformě 

firmy Illumina ukázalo zvýšení podílu aktinobakterií a změny struktury jejich společenstva 

u více kontaminované lokality. 

Výsledkem je zjištění, že vyšší dlouhodobá kontaminace těžkými kovů zvyšuje 

respirační aktivitu i při navození stresových podmínek přídavkem kadmia a zároveň 

snižuje stabilitu bakteriálního společenstva.  

 

 

 

 

Klíčová slova 

Aktinobakterie, těžké kovy, respirace, T-RFLP, kvantitativní PCR 

 

 

 

 



4 
 

Abstract  

 

The thesis focuses on studying changes of microbial communities living in the soil 

contaminated by heavy metals. Two sites with different degree of contamination were 

selected in the Příbram area. Respiration was measured in vitro in the soil samples 

supplemented with various carbon sources and different concentration of cadmium. The 

respiration showed that even at cadmium concentration of 1000 mg.kg
-1

 the community is 

viable and capable of utilization of substrates while increasing the respiration rate. 

Enviromental DNA from soil samples was isolated and 16S rRNA gene of 

actinobacteria was amplified. The terminal restriction fragment length polymorphism 

analysis showed a clear difference between the profiles of both sites. The shifts in the 

community profiles were observed also after the addition of substrates. 

The quantification of total bacteria and actinobacteria was performed by 

quantitative PCR based on amplification of part of the 16S rRNA gene. The more 

contaminated site contained slightly more bacteria, but almost twice the actinobacteria than 

the less contaminated one. The sequencing of amplicons of a part of 16S rRNA gene by 

Illumina showed an increase in proportion of actinobacteria and changes of their 

community structure in the more contaminated site. 

The conclusion was made that, high long-term contamination with heavy metals 

increases respiratory activity even more so under stress conditions induces by added 

cadmium and reduced stability of the bacterial community. 
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Seznam použitých zkratek 

 

16S rRNA   gen kódující část malé ribozomální podjednotky prokaryot 

BSA   hovězí sérový albumin 

Cd   kadmium 

CTAB   Hexadecyl-trimethyl-amonium bromid 

DMSO   Dimethyl-sulfoxid 

dNTP   deoxynukleotid trifosfáty 

EDTA   Kyselina ethylendiamintetraoctová 

HEPES  N-2-hydroxyethylpiperazin-N-2-etan sulfonová kyselina 

IPTG   isopropyl β-D-1-thiogalaktopyranozid 

OTU   operační taxonomická jednotka 

qPCR   kvantitativní PCR 

T-RFLP  analýza polymorfismu délky terminálního restrikčního fragmentu 

X-gal   5-bromo-4-chloro-3-indolyl- β-D-galaktopyranozid 
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1 Úvod 

 

 

Tato práce vznikla za podpory projektu Grantové agentury AV ČR IAA603020901 

"Význam hub a aktinomycet pro rozklad odumřelé rostlinné hmoty v ekosystémech 

kontaminovaných těžkými kovy." (řešitelka M. Marečková, VÚRV, v.v.i., spoluřešitel P. 

Baldrian, MBÚ AV ČR, v.v.i.) 

Půda je komplexní otevřený systém, který je úzce spojen s okolním prostředím. Je 

snadné ji zničit, ale obnova tak jednoduchá není. Půda je složena z minerální a organické 

složky, vody a plynu. Organická složka má bezprostřední vliv na výživu a růst rostlin a 

také podmiňuje celou řadu dalších procesů majících příznivý vliv na půdní ekosystém. 

Složení mikrobiálního společenstva ovlivňuje stav celého ekosystému. Mikroorganismy 

reagují na přítomnost stresových faktorů v jejich okolí například změnou velikosti 

společenstva nebo změnou aktivity. Takovými stresovými faktory mohou být i těžké kovy. 

Jsou toxické, hromadí se v prostředí a vstupují do potravních řetězců. Hlavním zdrojem 

těžkých kovů v půdě je lidská činnost především v oblasti průmyslu, zemědělství 

i hornictví. Půdní mikrobiální aktivita hraje klíčovou roli v půdních procesech, lze ji tak 

použít jako užitečný ukazatel pro stanovení ekologických dopadů znečištění těžkými kovy 

(Zhang et al., 2010). Na míru vlivu kontaminace nesou kromě samotných těžkých kovů 

i jiné faktory, například také pH půdy, vlhkost nebo množství živin či typ vegetačního 

pokryvu.  

Aktinobakterie se výrazně podílejí na rozkladu organické hmoty a zároveň mají 

genovou výbavu, které jim umožňuje využívat různé substráty a přežívat i v podmínkách, 

které jsou pro ně netypické. U aktinobakterií byl objeven potenciál rozkládat složitější 

substráty, především díky jejich produkci exocelulárních rozkladných enzymů (Yin et al., 

2010) a vláknitému růstu (Stursova et al., 2012). Aktivita produkovaných enzymů může 

sloužit též jako ukazatel kvality půdy (Webster a Benfield, 1986). 

Jednou z metod pro porovnávání diverzity mikrobiálních společenstev je analýza 

polymorfismu délky terminálního restrikčního fragmentu. Výhodou analýzy T-RFLP je 

vysoká míra citlivosti bez nutnosti přímé sekvenace, tudíž i náklady jsou nižší (Nocker 

et al., 2007). Tato metoda je založena na změně v pozici restrikčních míst mezi 

sekvencemi (Liu et al., 1997). 
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V dnešní době se ale stává cenově dostupnější i samotné sekvenování. Platforma 

firmy Illumina umožňuje sekvenování variabilních oblastí v genu 16S rRNA. Sekvence 

těchto oblastí je pak možné porovnat se databázemi (Curtis et al., 2006). Tato metoda 

v porovnání s jinými způsoby sekvenování poskytuje vyšší míru prosekvenování 

a poskytuje vysokou přesnost sekvenované oblasti, přičemž délka sekvence části genu pro 

16S rRNA je dostatečná pro taxonomickou klasifikaci vzorků. 

Bylo vybráno území v blízkosti města Příbram v přímé blízkosti komína kovohutě, 

který byl dlouhodobým zdrojem znečištění. Na základě předběžné studie zahrnující asi 120 

lokalit v této oblasti (Mühlbachová et al., nepublikováno), pro tuto diplomovou práci byly 

vybrány dvě luční lokality s různým stupněm kontaminace těžkými kovy. Zastoupení 

těžkých kovů ve více kontaminované lokalitě se pohybuje pro arzén kolem hodnoty 

30 mg.kg
-1

, u zinku 180 mg.kg
-1

, u olova přibližně 450 mg.kg
-1

 a u kadmia kolem 

15 mg.kg
-1

. Hodnoty pro méně kontaminovanou lokalitu jsou o něco nižší, a to arzén 

kolem 15 mg.kg
-1

, zinek 80 mg.kg
-1

, olovo 200 mg.kg
-1

 a kadmium 8 mg.kg
-1

. 
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2 Přehled literatury  

 

 

2.1 Struktura mikrobiálního společenstva 

 

 

 Mikrobiální společenstvo se skládá nejen z pestré škály různých druhů bakterií, ale 

mezi mikroorganismy řadíme také houby, kvasinky, plísně a řasy. Mikrobiální biomasa je 

rozmanitá, zahrnuje až několik tisíc druhů na gram půdy (Torsvik et al., 1990). 

Jednou z hojně zastoupených skupin bakterií jsou aktinobakterie, které mají v půdě 

nezastupitelnou úlohu. Mohou se vyskytovat buď jako jednotlivé buňky, nebo tvoří 

kolonie. Jejich diverzita, aktivita i vzájemné interakce jsou ovlivněny podmínkami, které 

jim půda nabízí (Wieland et al., 2001). Obecně platí, že vyšší diverzita společenstva 

stabilizuje vlastnosti celých ekosystémů. Řada studií (Hattori, 1992; Gelmi et al., 1994;  

Filali et al., 2000; Ellis et al., 2003) se zabývala bakteriální diverzitou v prostředí 

kontaminovaném těžkými kovy. Autoři zjistili, že struktura mikrobiálního společenstva se 

posunula k méně citlivých druhům. Ve znečištěném prostředí se vyskytují organismy, které 

se nejen dokázaly adaptovat, ale v těchto podmínkách i velmi dobře prosperují (Roane a 

Pepper, 1999; Haq a Shakoori, 2000). Studium půdních společenstev ukázalo, že bakterie 

jsou na znečištění těžkými kovy citlivější než houby. Také se ukázalo, že bakterie 

grampozitivní jsou citlivější k vyšším koncentracím těžkých kovů než bakterie 

gramnegativní (Mineev et al., 1999; Chander et al., 2001; Khan a Scullion, 2002).   

 Důležitou roli v posuzování diverzity společenstva hraje doba, po kterou jsou 

mikroorganismy vystaveny kontaminaci. Diaz Ravina a Baath (1996) zaznamenali nárůst 

tolerance na znečištění již za několik dní po kontaminaci půdy těžkými kovy. Frey a kol. 

(2006) zjistili, že změna struktury společenstva přetrvává další čtyři roky po vyčištění 

a znovuzalesnění kontaminovaného území. Nejčastěji izolované taxony hub z oblastí 

znečištěných kovy jsou: Penicillium, Aspergillus, Trichoderma, Fusarium, Rhizopus, 

Mucor, Paecilomyces lilacinus, Nectria invertum, Cladosporium cladosporioides, 

Alternaria alternata a Phoma fimety (Kubatova et al., 2002; Massaccesi et al., 2002). 

 U aerobních heterotrofních bakterií, aktinomycet a aerobních dusík fixujících 

bakterií bylo zjištěno, že převažující kmeny (75 %) ze skupiny aerobních heterotrofních 

bakterií, které přežívaly při vyšších koncentracích kovů, byli zástupci gramnegativních 
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bakterií (Ahmad et al., 2005). Aktinomycety a dusík fixující bakterie ukázaly nižší 

toleranci v porovnání s gramnegativními bakteriemi, zvláště při vyšších koncentracích 

kovů a při dlouhodobějším působení. Obdobně Babich a Stotzky (1977) prokázali, že 

grampozitivní bakterie mají nižší schopnost tolerovat přítomnost těžkého kovu, konkrétně 

kadmia. Naopak v zemědělské půdě dlouhodobě znečištěné kadmiem našli zvýšený počet 

aktinobakteríí, které nesly rezistenční gen. Aktinobakterie též vykazovaly vyšší toleranci 

ke kadmiu než jiné bakterie s výjimkou Pseudomonas vulgaris. U bakterie Nocardia 

paraffinae došlo k inhibici růstu při koncentraci 100 μg kadmia na dm
3
. U Streptomyces 

flavovirens byl pozorován slabý nárůst i při nejvyšší testované koncentraci 500 μg kadmia 

na dm
3
. Ostatní studované bakterie byly inhibovány v rozsahu koncentrací 0,1 až 100 μg 

kadmia na dm
3 

(Bartošová, 2008). Dalším příkladem studie tolerance kovu u aktinobakterií 

je studie autorů Amoroso a kol. (2000). Ti izolovali 25 kmenů streptomycet ze znečištěné 

půdy v bývalém uranovém dole. Kmeny byly schopné růst v prostředí, kde koncentrace 

niklu dosahovala hodnoty 1 mM. Sedm z těchto kmenů rostlo i při koncentraci 10mM 

nikelnatých iontů. 

 

 

2.1.1 Půdní mikrobiální biomasa 

 

 

 Biomasa je souhrn všech živých organismů (od bakterií po živočichy) žijících 

v určitém prostředí, v tomto případě v půdě. Je druhově velmi rozmanitá a dynamická 

(Torsvik et al., 1990). Mikrobiální biomasa se dělí na různé funkční skupiny, které pro růst 

a výživu využívají odlišné zdroje. Pro rozklad organické hmoty jsou důležité jak taxony, 

které rozkládají čerstvě přidaný organický substrát, tak ty, které dokážou rozložit substrát 

již v půdě přítomný, případně produkty činnosti první skupiny. Obě skupiny se od sebe liší 

rychlostí růstu, velikostí buněk a mají rozdílný přístup k substrátu (Cherepnev et al., 2003). 

Laboratorní studie prokázaly, že přidání těžkých kovů do půdy vede ke snížení mikrobiální 

biomasy, ale také ke změně struktury společenstva (Frostegard et al., 1993). 

 I při terénní studii mikrobiální biomasy se ukázalo, že i malá koncentrace těžkých 

kovů má vliv na strukturu společenstva v porovnání s nekontaminovanou půdou. Změny 

nastaly především ve prospěch méně citlivých druhů a zároveň poklesl obsah celkové 

půdní biomasy (Frostegard et al., 1993, 1996).  
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 Obsah mikrobiální biomasy se stanovuje fumigačními metodami. Při fumigaci jsou 

buňky lyzovány chloroformem a uhlík (Cbio) se uvolní do půdy, odkud je extrahován. 

Obsah uhlíku se stanovuje jako rozdíl mezi vzorky fumigovanými a nefumigovanými. 

Obsah uhlíku lze také stanovit dichromanovou oxidací v přítomnosti silné kyseliny 

a následnou titrací Mohrovou solí, popřípadě spektrofotometricky. Výsledná hodnota je 

vyjádřena v jednotkách hmotnosti uhlíku (Cbio) a je vztažena na jednotku hmotnosti půdy. 

Výhodou této metody je stanovení přímo z půdy bez nutnosti separace mikroorganismů. 

Další výhodou je také stanovení jak množství uhlíku přítomného v biomase, tak 

zjištění jeho množství mimo buňku (stanovení z nefumigované půdy). Tyto údaje jsou 

kvantitativní, ale neposkytují informace o fyziologickém stavu daného společenstva. Proto 

je často nutné doplnit stanovení o kvalitativní analýzu, která poskytne celkový obraz 

o aktivitách mikrobiálního společenstva (Kaiser et al., 1992). 

 

 

2.1.2 Aktinobakterie 

 

 

Aktinobakterie jsou grampozitivní bakterie, běžně se vyskytující v půdě. Jsou 

jednou z největších skupin v rámci domény Bacteria. Je pro ně typické vysoké procento 

zastoupení guanin-cytosinových bází (60 – 75 %) v DNA. Nalezneme je všude: v půdě, 

vodě i ve vzduchu, ale jejich nejvyšší množství je právě v půdě. Tvoří průměrně asi 30 % 

celkového počtu mikroorganismů (Goodfellow a Williams, 1983). Hojnými zástupci jsou 

zejména Streptomyces, Nocardia, Micromonospora nebo Streptrosporangium.  

Někteří zástupci mohou způsobovat onemocnění. Jsou to například rody 

Mycobacterium, Corynebacterium, Nocardia nebo Streptomyces. Některé aktinobakterie 

tvoří vláknité kolonie připomínající mycelia hub, proto také byly dříve řazeny k houbám. 

Tato životní forma jim umožňuje aktivně vyhledávat vodu a živiny. 

Aktinobakterie jsou důležitou a funkčně rozmanitou skupinou organismů, která se 

podílí na cyklu uhlíku a přeměně živin v půdě. Jejich metabolická rozmanitost umožňuje 

udržovat půdní procesy v chodu i za extrémních podmínek (McCarthy a Williams, 1990). 

Jsou většinou chemoheterotrofní, ale někteří zástupci i chemoautotrofní (Grostern 

a Alvarez-Cohen, 2013). U mnoha rodů, hlavně u Streptomyces, byla zaznamenána 
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produkce sekundárních metabolitů. Předpokládá se, že to je dáno schopností aktinobakterií 

rozkládat obtížně rozložitelné látky (Price-Whelan et al., 2006). 

Na základě provedené izolační studie se McCarthy a Williams (1990) domnívají, že 

faktory životního prostředí, jako je dostupnost živin, obsah organické hmoty a její složení, 

salinita, obsah půdní vody, teplota, pH a vegetační pokryv, přímo ovlivňují množství, 

aktivitu a rozmanitost společenstva aktinobakterií v půdě. Půdní pH se ukázalo být 

klíčovým faktorem pro strukturu mikrobiálního společenstva (Fierer a Jackson, 2006).  

Aktinobakterie jsou součástí mikrobiálních společenstev, která osidlují a rozkládají 

organický materiál. Umí využívat i některé vysokomolekulární polymery, jako je například 

chitin, škrob, pektin, lignin a některé hemicelulózy. Podle toho, jaké pH k životu potřebují, 

je lze rozdělit na tři skupiny: alkalifilní (rostou v pH nad 9,0), neutrofilní (rostou při pH 

v rozsahu 5,0 – 9,0) a acidofilní (rostou při pH pod 5,0).  

V poslední době je zvýšená pozornost věnována sanaci dlouhodobých ekologických 

zátěží. Vzhledem k tomu je podrobněji zkoumána možnost využití biodegradačních 

a biotransformačních schopností aktinobakterií k tomuto účelu. 

 

 

2.2 Kontaminace půdy 

 

 

2.2.1 Půda 

 

 

Půda je součástí životního prostředí, plní řadu globálních funkcí a je spojena 

s ostatním sférami výměnou látek a energie. Znečišťující látky jsou půdou mechanicky 

zadržovány, především částice menší než 2 µm. Do půdy se tyto prvky uvolňují 

přirozeným způsobem z podložního materiálu, ale koncentrací znamenajících ohrožení 

života dosahují především díky činnosti člověka. Toxický vliv prvků se neprojeví 

okamžitě, ale postupným navyšováním koncentrace dochází k nepřímým změnám v půdě, 

které vedou k poklesu úrodnosti. Důležité jsou i chemické vlastnosti daného prvku a jeho 

chování v půdě, protože například dobře rozpustné prvky se dostávají do rostlin a jiných 

organismů snáze než ty méně rozpustné. Samotná kontaminace půdy roste přímo úměrně 
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se zvyšováním průmyslové výroby a používáním chemikálií v průmyslu a zemědělství 

(Beneš, 1993). 

Organická hmota v půdě hraje důležitou roli jako zdroj energie a živin. Skládá se ze 

specifických a nespecifických humusových látek. Specifické humusové látky tvoří 

vysokomolekulární organické sloučeniny a jsou zastoupeny přibližně 85 - 90 % 

v organické hmotě. Nespecifické humusové látky jsou především organické kyseliny, 

glycidy, pektiny, bílkoviny, třísloviny, tuky, vosky a další látky, které tvoří energetickou 

a živnou zásobu půdy a jsou nezbytné pro biologickou aktivitu půdy. Složení organické 

hmoty určuje pohyblivost znečišťujících látek v půdní struktuře a přímo tak ovlivňuje 

jejich toxicitu pro mikroorganismy. Bylo zjištěno, že vliv kontaminace kadmiem a zinkem 

v zemědělské půdě s nižším podílem organické hmoty je vyšší než v půdě lesní, kde je její 

obsah vyšší (Moreno et al., 2009) 

 

 

2.2.2 Kovy 

 

 

Jsou to prvky chemicky charakterizované jako elektropozitivní (elektropozitivita je 

schopnost atomu uvolňovat valenční elektrony a tvořit tak jednoatomové kationty). Kovy 

jsou hojně průmyslově využívány pro svoje ojedinělé fyzikální vlastnosti a pro 

snadnou zpracovatelnost. K prvnímu zpracování došlo asi 7 tisíc let před naším letopočtem 

na území dnešního Turecka. V průmyslu se označení kovy také obecně používá pro kovové 

materiály, jako jsou slitiny kovů nebo kovů s nekovy. Většina kovů se v přírodě vyskytuje 

v podobě oxidů, některé další, jako například olovo, zinek, železo nebo měď, tvoří sulfidy. 

Jenom některé - zejména drahé kovy (neplatí pro stříbro, které koroduje a tvoří sloučeniny) 

- se vyskytují v ryzím stavu, neboť patří mezi chemicky nejstabilnější. Právě pro nízkou 

chemickou reaktivitu se používají v mincovnictví a klenotnictví, neboť nekorodují. Kovy 

mají vysokou tepelnou vodivost, s rostoucí teplotou se snižuje jejich elektrická vodivost, 

respektive zvyšuje elektrický odpor. Obvykle mají vysokou teplotu tání a varu. 

Kovy jsou přirozenou součástí půdy. Některé z nich, jako například zinek, železo, 

měď nebo chrom, jsou nezbytné pro život mikroorganismů, protože jsou součástí 

biomolekul, které se účastní biochemických procesů. Mnoho enzymů potřebuje pro svoji 

katalytickou funkci ionty kovů. Naopak těžké kovy představují pro životní prostředí velkou 

http://cs.wikipedia.org/wiki/Elektropozitivita
http://cs.wikipedia.org/wiki/Atom
http://cs.wikipedia.org/wiki/Valen%C4%8Dn%C3%AD_elektron
http://cs.wikipedia.org/wiki/Kationty
http://cs.wikipedia.org/w/index.php?title=Zpracov%C3%A1n%C3%AD_kov%C5%AF&action=edit&redlink=1
http://cs.wikipedia.org/wiki/Turecko
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zátěž, která se týká především oblastí s rozvinutým průmyslem. Za těžké kovy obecně 

považujeme kovy s hustotou větší než 5 000 kg.m
-3

a patří mezi ně například kadmium, 

arzen, rtuť nebo olovo. 

Těžké kovy patří mezi nebezpečné látky pro svůj toxický vliv na ekosystém (Sauve 

et al., 1998). Je obecně známé, že obsah těžkých kovů v prostředí má vliv na snížení 

množství mikrobiální biomasy (Chander et al., 1995), ovlivňuje aktivitu některých enzymů 

(Kandeler et al., 1996) a způsobuje změny ve struktuře bakteriálního společenstva 

(Frostegard et al., 1993). Kontaminací vzniká v mikrobiálním společenstvu stres a dochází 

tak ke změně jeho chování. Společenstvo spotřebovává energii na mechanismy, pomocí 

nichž se vyrovnává s tímto problémem, a tudíž mu nezbývá energie pro procesy, které 

běžně v půdě vykonává (Cervantes a Gutierrezcorona, 1994). Vysoká koncentrace iontů 

těžkých kovů v buňce má za následek vznik komplexních sloučenin s toxickým účinkem 

pro samotnou buňku. Ionty kadmia, rtuti a stříbra jsou nebezpečné již v nízké koncentraci, 

jiné kovy, jako například zinek, měď nebo nikl, se stávají nebezpečnými pro buňku až při 

vysokých koncentracích. Uvnitř buňky se kovy váží na sulfohydrylové skupiny enzymů 

a tím poškozují jejich aktivitu (Nies, 1999). 

Podle Kabaty-Pendias (2011) můžeme prvky rozdělit na čtyři skupiny podle jejich 

stupně toxicity v půdě. První skupinu (prvky s velmi vysokým stupněm potenciálního 

ohrožení) tvoří například kadmium, rtuť, olovo, měď nebo zinek. V druhé skupině (prvky 

s vysokým stupněm potenciálního ohrožení) jsou baryum, mangan, titan, železo, nikl 

a jiné. Třetí skupina (prvky se středním stupněm potenciálního ohrožení) je složená 

například z bóru, bromu, lithia nebo třeba fluoru a cesia. Poslední, čtvrtou skupinu (prvky 

s nízkým stupněm potenciálního ohrožení) tvoří stroncium, rubidium či třeba lanthan.  

 

 

2.2.2.1 Kadmium 

 

 

Kadmium je kov, který se v prostředí běžně vyskytuje. Jeho biologická funkce není 

příliš známá a vhledem ke své toxicitě je považováno za nejnebezpečnější kov vůbec 

(Beneš, 1994). Průměrný obsah kadmia v geosféře je kolem 0,2 mg.kg
-1

 (Kabata-Pendias, 

2011). Vyskytuje se nejčastěji ve formě dvojmocného kationtu, jeho hlavním typem vazby 

je elektrostatická adsorpce. Může také tvořit komplexy například s ionty chloru (Beneš, 
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1994). Kadmium se obvykle vyskytuje v půdě ve volné iontové formě. Taylor a Percival 

(2001) zjistili, že 55 - 90 % kadmia v půdě se nachází ve volné iontové formě. V půdách 

s vysokým obsahem chloridů může kadmium tvořit komplexní sloučeniny. Rozpustnost 

kadmia klesá s rostoucím pH (Lazzaro et al., 2008). Za nebezpečné je považováno 

množství vyšší než 1 mg.kg
-1 

(Beneš, 1994). 

Mobilita a tím i toxicita kadmia závisí především na formě vazby na sloučeniny, ve 

kterých se v půdě vyskytuje. V půdách silně znečištěných klesá množství kadmia 

distribuovaného do jednotlivých forem v tomto pořadí: vyměnitelná forma, hydroxidy 

železa, karbonáty, organická hmota. Kadmium se běžně vyskytuje jako součást nátěrových 

materiálů a používá se při výrobě barev a plastů. Také je používáno při výrobě baterií či 

fungicidů. Kadmium je rovněž obsaženo v motorových olejích a vyskytuje se 

i v pneumatikách, čímž můžeme vysvětlit jeho zvýšené množství v půdě podél pozemních 

komunikací (Ukonmaanaho et al., 2001).  

Geochemicky je kadmium příbuzné zinku a vyskytuje se v jeho rudě sfaleritu 

(Lazzaro et al., 2008). Geochemickou příbuzností vzniká vzájemná provázanost těchto 

kovů - například zinkové hutě mohou produkovat emise s obsahem zinku i kadmia, 

respektive jejich oxidů. Ovšem pohyblivost kadmia v kyselejší půdě je oproti zinku vyšší. 

Nejvýznamnějším zdrojem kadmia v životním prostředí jsou emise: odhaduje se, že se tak 

ročně dostane do atmosféry až sedm tisíc tun kadmia, z toho je ovšem jen 10 % 

přirozeného původu. Hlavním zdrojem těchto emisí je výroba a zpracování neželezných 

kovů z rud obsahujících kadmium. Dalším zdrojem je i spalování fosilních paliv a odpadů 

(Kabata-Pendias, 2011). 

V lidském těle se kadmium hromadí hlavně v ledvinách a játrech a trvá přibližně 

10 let, než se ho tělo dokáže zbavit. Kromě toho způsobuje změny v pevnosti kostí, protože 

pravděpodobně ovlivňuje metabolismus vápníku, fosforu a vitamínu D. V neposlední řadě 

zesiluje toxické účinky mědi a niklu a má rakovinotvorné účinky.  Nejčastější onemocnění 

způsobená zvýšenou expozicí kadmia jsou zvýšený krevní tlak a cévní poruchy (Bencko, 

1995). Světová zdravotnická organizace uvádí jako tolerovanou dávku 70 µg kadmia za 

den. Vzhledem k délce poločasu rozpadu kadmia (Kabata-Pendias, 2011) je jeho 

hromadění v půdě velkým problémem. Z ekotoxikologického hlediska je důležité zabývat 

se biologicky dostupnými formami kadmia. Krishnamurti a Naidu (2000) uvádějí, že až 

60 % kadmia v půdě je svázáno s organickou hmotou a stává se nerozpustným. Je obecně 

známo, že mnoho rostlin snadno přijímá kadmium. Je-li zároveň přítomen zinek, je jeho 
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příjem zvýšen až o 10 %. Citlivost jednotlivých druhů rostlin na přísun kadmia je však 

velmi různá (Kookana et al., 1999). 

Dlouhodobá biologická dostupnost kadmia je závislá především na jeho 

koncentraci a pH půdy. Jsou tu ale i jiné faktory, například stavba půdy, obsah organické 

složky nebo minerální složení, které také ovlivňují biologickou dostupnost kadmia 

v jednotlivých půdách. Nedostatek údajů k těmto půdním parametrům je však limitujícím 

faktorem pro testy, které byly prováděny na rostlinách (McBride, 2002). 

 

 

2.2.2.2 Zinek 

 

 

Je to měkký lehce tavitelný kov, používaný člověkem již od starověku. Slouží jako 

součást různých slitin, používá se při výrobě barviv a jeho přítomnost v potravě je 

nezbytná pro správný vývoj organismu. 

Zinek je tedy základním stopovým prvkem, který je důležitý pro vývoj, růst a také 

diferenciaci všech živých organismů. Je součástí mnoha důležitých enzymů a DNA 

vazebných proteinů (Nies, 1999) a má katalytickou funkci. Přispívá ke stabilizaci membrán 

a dalších makromolekul. Získává se ze sulfidu nebo uhličitanu zinečnatého, jeho hlavním 

rudním minerálem je sfalerit neboli sulfid zinečnatý. V půdách je obsah zinku proměnlivý, 

hodnoty se pohybují od 22 do 142 mg.kg
-1

 půdy. Z horninotvorných minerálů se nejčastěji 

vyskytuje v biotitu, turmalínu, olivínu a granátu, ve kterých se jeho obsah pohybuje od 130 

do 465 mg.kg
-1

 (Beneš, 1994). 

Jako nejpohyblivější forma zinku v půdě je uváděn dvojmocný kationt. Uvolnitelný 

zinek se váže na jílovité částice v půdě a na oxidy železa, manganu a hliníku. V kyselém 

prostředí může být schopnost zinku vázat se snížena jinými kationty, což vede k jeho 

mobilizaci a vymývání z půdy. V alkalickém prostředí se jeho rozpustnost zvyšuje 

s přítomností organických ligandů. Hnojiva s obsahem dusíku a fosforu zvyšují půdní 

kyselost a tím i dostupnost zinku pro rostliny (Beneš, 1994). 

Beneš ve své publikaci z roku 1994 uvádí, že nedostatek zinku v půdě je způsoben 

jeho nízkým obsahem v podložních horninách, silnou vazbou na jílové částice anebo 

odnosem z půd. U většiny rostlin se obsah zinku pohybuje od 25 do 100 mg.kg
-1

, vyšší 

koncentrace působí na rostliny toxicky (Beneš, 1994). Při jeho nedostatku se k hnojení 

http://cs.wikipedia.org/wiki/Kovy
http://cs.wikipedia.org/wiki/Starov%C4%9Bk
http://cs.wikipedia.org/wiki/Slitina
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používá síran zinečnatý. Vysoká koncentrace zinku vede ke snížení mikrobiální aktivity 

a množství biomasy v půdě (Rost et al., 2001). Sloučeniny zinku mohou obsahovat příměsi 

dalších toxických kovů kadmia a olova. 

V organismu savců bylo objeveno mnoho enzymů, které zinek obsahují nebo jsou 

na něm závislé. Zinek se vyskytuje ve všech živočišných i rostlinných tkáních. Povolená 

koncentrace zinku je 5 mg.kg
-1

, toxické účinky se projevují při koncentracích nad 

30 mg.kg
-1

, kdy dochází k inhibici transportu elektronů v dýchacím řetězci. Nejznámějšími 

projevy toxického působení zinku jsou nemoci dýchacího ústrojí, ke kterým dochází 

v důsledku vdechování par nebo prachu s obsahem tohoto kovu. Vyšší dávky síranu 

zinečnatého mohou vyvolávat zvracení (1-2 g). Dlouhodobé působení zvýšené koncentrace 

zinku v rozsahu do 15 mg.m
-3 

však nezpůsobilo žádné zdravotní obtíže, chronická otrava 

nebyla u člověka prokázána (Bencko, 1995). 

 

 

2.2.2.3 Olovo 

 

 

 Olovo je kov, který lidstvo zná již od starověku. Má velmi nízký bod tání a je dobře 

kujné a odolné vůči korozi. Patří mezi nejběžnější těžké kovy, jeho rozšíření do životního 

prostředí je úzce spjato s rozvojem průmyslu (Shotyk et al., 1998). Obsah olova v půdách 

je závislý na složení podložních hornin, ve svrchních vrstvách půdy však jeho obsah 

narůstá vlivem spadu v blízkosti průmyslových závodů a v okolí měst, kde je zvýšení jeho 

obsahu spjato s činností člověka (Baath, 1989). 

V přírodě se olovo vyskytuje v nerostech jako jsou galenit (sulfid olovnatý) nebo  

anglesit (síran olovnatý). V půdě je často vázáno na organickou složku. Pohyblivost 

a dostupnost olova v půdě ovlivňuje pH a koncentrace chloridů. Olovo patří k méně 

pohyblivým kovům, protože se dobře váže na jílovité částice v půdě (Beneš, 1994). Za 

určitých podmínek může být metylováno organismy v sedimentech na těkavé 

tetraetylolovo, které je velmi mobilní a hlavně toxické. Toxicita olova také spočívá ve 

schopnosti vázat se s thiolovými skupinami, které jsou součásti některých enzymů. Olovo 

se užívá v automobilovém průmyslu k výrobě baterií, dříve také jako antidetonační činidlo 

do benzinu. Je rovněž součástí pesticidů. 

http://cs.wikipedia.org/wiki/Starov%C4%9Bk
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Olovo se ve formě dvojmocného kationtu velmi snadno sorbuje. Lesní ekosystém je 

velmi citlivý na znečištění olovem, protože aerosol, který se usazuje na stromech, je 

deštěm omýván a olovo se tak hromadí ve svrchní vrstvě opadu (Bringmark et al., 1998). 

Pro člověka je olovo také nebezpečné, předpokládá se, že by jeho denní dávka 

neměla přesáhnout 600 µg. Olovo je transportováno krevním řečištěm do tkání a orgánů, 

trvale se usazuje v kostech. Snad proniká placentou k plodu a také bariérou mezi krví 

a mozkem, kde se však neusazuje. Má inhibiční účinky na tvorbu hemu a to způsobuje 

anémii. Olovo má destrukční vliv na centrální i periferní nervový systém. Pravděpodobně 

má i karcinogenní a teratogenní účinky, ty však dosud nebyly prokázány (Bencko, 1995). 

Hromadění olova v rostlinách má také vliv na lidské zdraví. Mechanismus 

kumulace olova v rostlinách však zatím není důkladně prozkoumán. Koncentrace olova 

v rostlinách se pohybuje od 0,5 do 3 mg.kg
-1

. Některé užitkové rostliny mohou v sobě 

hromadit velké množství olova a přitom se nemusí objevit žádné příznaky toxicity, avšak 

olovo v nich kumulované může mít negativní vliv na lidské zdraví (Beneš, 1994). 

 

 

2.2.2.4 Arzén 

 

 

 Průměrné hodnoty obsahu arzénu v horninách zemské kůry se pohybují kolem 

1,8 mg.kg
-1

, v půdách České republiky je tato hodnota o něco vyšší - přibližně 7 mg.kg
-1

. 

V půdě se arzén vyskytuje především ve formě arzenitanů a arzeničnanů železa a hliníku, 

které jsou málo rozpustné. Jeho mobilita v půdě závisí především na obsahu organických 

látek, pH a vlhkosti půdy. V suchém klimatu jsou sloučeniny arzénu v podstatě 

nepohyblivé. Pro jeho fixaci v půdě jsou důležité obsahy železa, hliníku a také vápníku. 

Sloučeniny arzénu se v důsledku pevných vazeb hromadí ve svrchních deseti centimetrech 

půdního profilu a pronikají pouze do hloubky třiceti centimetrů. Působením 

mikroorganismů na sloučeniny arzénu mohou vznikat organické metaderiváty, které jsou 

vysoce toxické (Beneš, 1994).  

 Sloučeniny arzénu se běžně vyskytují jako součást barevných nátěrů, v textilním 

a koželužném průmyslu. Také domácí čistící a deratizační prostředky mohou obsahovat 

jeho nemalé množství (10-70 mg.kg
-1

). Pro svou vysokou toxicitu se používá jako přídavek 

do pesticidů, herbicidů, fungicidů a insekticidů. Dnes již se sloučeniny arzénu 
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v zemědělství přestaly používat, avšak stále je jich v půdě nahromaděné dostatečné 

množství, které představuje nebezpečí. Například bylo zjištěno, že se arzén hromadí ve 

slupce brambor. Zdrojem arzénu v ovzduší je především spalování uhlí, při kterém může 

koncentrace arzénu dosahovat hodnot až 2200 mg.kg
-1

 (Vassilev a Vassileva, 1997). Arzén 

se také používá ve slitinách olova a při výrobě polovodičů (Beneš, 1994). 

 Arzén patří k rizikovým prvkům, protože poškozuje centrální nervovou soustavu 

a vegetativní nervy a způsobuje poruchy látkové výměny. Nebezpečný je také pro své 

karcinogenní účinky na kůži, dýchací cesty a plíce. Má stimulující vliv na jiné 

karcinogeny, jako například nikl, kobalt, či aromatické uhlovodíky (Beneš, 1994). 

 

 

2.2.2.5 Chrom 

 

 

Je to světle bílý, lesklý, velmi tvrdý a zároveň křehký kov. Používá se 

v metalurgii při výrobě legovaných ocelí a dalších slitin, tenká vrstva chromu chrání 

povrch kovových předmětů před korozí a zvyšuje jejich tvrdost. 

Jeho průměrný obsah v půdě byl stanoven přibližně na 60 mg.kg
-1

 (Kabata-Pendias, 

2011). Není pro něj charakteristická vysoká biologická akumulace, jeho obsah v půdním 

profilu klesá směrem od humusového horizontu (Beneš, 1994). Chrom je kov toxický jak 

pro rostliny, tak pro mikroorganismy. Jeho výskyt v přírodě je poměrně vzácný (Dhal 

et al., 2013). Stupeň toxicity chromu je závislý na jeho oxidačním čísle. Trojmocný kationt 

je považován v půdě za stabilní a stává se jen málo mobilním při hodně zásaditém pH. 

Naproti tomu šestimocný kationt chromu je mobilní v kyselých i zásaditých půdách 

(Kabata-Pendias, 2011). Iont s oxidačním číslem šest je považován za nejnebezpečnější. 

Tato forma chromu velmi snadno prostupuje membránou a sloučeniny šestimocného 

chromu vykazují mutagenní účinek při mikrobiálních testech. Sloučeniny chromu 

vyvolávají závažné zdravotní problémy. Nejvážnějším je nádorové onemocnění plic, 

indukce toho onemocnění chromem byla potvrzena na pokusných zvířatech (Beneš, 1994).  

Hlavní použití chromu je v hutním a chemickém průmyslu. Používá se do 

nerezových ocelí a také k povrchové úpravě různých kovů. Jako pigment se používá do 

barviv, laků a glazur zelených odstínů. Používá se i v některých fázích výroby papíru 

(Kabata-Pendias, 2011). 

http://cs.wikipedia.org/wiki/Kovy
http://cs.wikipedia.org/wiki/Metalurgie
http://cs.wikipedia.org/wiki/Ocel
http://cs.wikipedia.org/wiki/Slitina
http://cs.wikipedia.org/wiki/Koroze
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Chrom se dostává do životního prostředí spolu s pevným odpadem z hornického 

průmyslu, při impregnaci dřeva, výrobě barviv a pigmentů, skla, keramiky a také 

z textilního průmyslu. Přírodní procesy, jako zvětrávání a další biochemické procesy, 

přispívají k pohybu chromu, který tak vstupuje do půdy a ovlivňuje růst rostlin 

a metabolické procesy mikroorganismů (Dhal et al., 2013). 

 

 

2.2.3 Biologická dostupnost kovů v půdě 

 

 

Podstatou biochemie kovů v půdě je jejich přeměna na fázi rozpustnou či 

nerozpustnou ve vodě. To přímo ovlivňuje mikroorganismy v půdě a biochemii základních 

půdních prvků. Tento proces lze popsat pomocí veličiny „distribuční konstanta těžkého 

kovu“ (KD) (Sauve et al., 2000). Pokud je její hodnota nízká, znamená to, že se větší 

množství kovu nachází v rozpustné fázi. Když je hodnota vysoká, tak je větší množství 

kovu adsorbováno v pevné nerozpustné fázi (Anderson a Christensen, 1988). Sorpce je 

obecně proces, kdy se chemická látka, v tomto případě kov, váže na pevnou fázi. Počátek 

sorpce je poměrně rychlý, během několika minut až hodin je půdou vázáno velké množství 

látky rozpuštěné ve vodě. Poté může následovat rychlá desorpce, a to buď jako extrakce 

rozpouštědly, nebo biodegradace mikroorganismy. V druhé etapě je příjem velmi pomalý, 

látky navázané na počátku se mění na nedostupnou formu. Ta je jen těžko dosažitelná 

z vnějšího povrchu, a proto je možná extrakce pouze silnými organickými rozpouštědly. 

Všechny látky však této vazbě nepodléhají a jejich toxicita se s rostoucí dobou kontaktu 

znečištění s půdou nesnižuje (Alexander, 1995). 

Dalším klíčovým faktorem je podíl organické hmoty v půdě. Jako základní se také 

jeví vlastnosti půdy jako je například pH, teplota, množství organické hmoty, struktura 

půdy respektive podíl jílové složky a také koncentrace oxidů železa v půdě (Tipping et al., 

2003; Lofts et al., 2004). 
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2.2.4 Přístupy k posuzování vlivu kovů na procesy v půdě 

 

 

 Zásadní vliv na posuzování vlivu těžkých kovů v půdě je délka expozice půdy 

jejich toxickému působení. Jsou proto prováděny tři druhy pokusů, které se liší právě 

formou působení těžkých kovů. Jsou to laboratorní ekotoxikologické výzkumy, polní 

ekotoxikologické výzkumy a environmentální pozorování. 

 Za prvé jsou to laboratorní ekotoxikologické studie, které jsou nejčastější. 

Umožňují zjistit informace o relativní toxicitě jednotlivých kovů, avšak nepřináší 

informace o reálném životě v kontaminované půdě. Testuje se především akutní toxicita 

jednotlivých kovů. Během pozorování jsou dodávány různé koncentrace kovů. Také jsou 

sledovány vlivy změn dalších podmínek prostředí během pokusu. Pracuje se 

s mikroorganismy izolovanými z prostředí. Většinou se používají krátkodobé kultivace, 

nejčastěji do dvou měsíců, a dávka znečišťujícího kovu je zpravidla aplikována 

jednorázově. Poté se výzkum zaměřuje na změny v genetickém, taxonomickém nebo 

fyziologickém parametru společenstva. Tak se dá posoudit kvalita funkcí jednotlivých 

mikroorganismů ve společenstvu, jejich aktivita a plnění dalších ekologických funkcí. 

Výhodou těchto pokusů je celkem malá časová náročnost a poměrně jednoduché sledování 

mechanismů účinku jednotlivých polutantů či jejich kombinací. Tyto podklady pak mohou 

sloužit ke stanovení limitů kontaminace pro využití v praxi (Haanstra a Doelman, 1991; 

Speir et al., 1995).  

Další možností jsou polní ekotoxikologické studie, které jsou zaměřeny 

na zkoumání mikrobiálních procesů v reálných ekosystémech či celkových vzorcích 

prostředí. Tam lze zařadit i izolaci a charakterizaci podskupin a druhů, odhad množství 

biotopů organismů v půdě, měření obsahu biomasy, aktivity mikroorganismů, diverzity 

společenstva nebo také sledování jejich interakcí. Nejčastější metodou při těchto studiích je 

metoda „sáčků s opadem“, při které se organická hmota rozkládá přímo na místě, kam jsou 

sáčky položeny. V časových intervalech jsou pak měřeny úbytky váhy a změny složení 

organické hmoty. Nevýhodou této metody je, že výsledky neumožňují přímo posuzovat 

toxicitu kovů. Většinou totiž není možné provádět kontrolní měření v blízkosti znečištěné 

lokality. (Dumontet a Mathur, 1989; Post a Beeby, 1993). Také kontaminace více kovy 

způsobuje problémy při měření jejich toxických účinků a ani gradient koncentrací není 

většinou k dispozici. Tento typ experimentu nelze přímo řídit, a tudíž některé rozdíly ve 
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výsledcích mezi kontrolními a znečištěnými vzorky, například v množství organické 

hmoty, mohou být způsobeny dalšími i třeba nepůvodními bakteriálními druhy či úplně 

jinými procesy (Christie a Beattie, 1989). K tomuto typu pokusů patří také sledování půd 

za účelem zajištění produkce zdravotně nezávadných zemědělských plodin. Získaná data 

hladiny rizikových prvků slouží jednak k vědeckým výzkumům, jednak jako podklady 

pro rozhodování orgánů státní správy (návrhy a novely legislativních předpisů). 

Provádí se základní sledování půd, které informuje o jejich stavu a vývoji. Dále se 

sleduje vliv vstupů do půdy, jako jsou například aplikace kalů. Ze všech dat se 

pak vypracovává registr kontaminovaných ploch, jehož údaje tvoří celoplošnou 

databázi, která ukazuje stav kontaminace zemědělské půdy rizikovými prvky 

(http://eagri.cz/public/web/ukzuz/portal/hnojiva-a-puda/bezpecnost-pudy/registr-

kontaminovanych-ploch/). 

 Neméně významným druhem pozorování jsou enviromentální pozorování. Důležité 

je sledování mikrobiálních parametrů půd. Na vybraných plochách se sleduje množství 

organického uhlíku, pH, zrnitost půdy, bazální respirace, růstové křivky a další parametry. 

Nevýhodou sledování je jisté zobecnění výsledků. Pokusy se provádějí s delšími intervaly, 

než aby dokázaly zachytit reakce mikroorganismů na aktuální změnu podmínek. Také 

výsledky, naměřené opakovaně v jedné lokalitě, neposkytují data použitelná v jiném 

prostředí (Christie a Beattie, 1989). 

 

 

2.3 Adaptace mikroorganismů na kontaminované prostředí 

 

 

 Kontaminace půdy těžkými kovy představuje pro mikrobiální společenstva 

stresovou situaci, s níž se snaží vyrovnat různými způsoby. Během devadesátých let bylo 

zjištěno, že si řada mikroorganismů vyvinula unikátní mechanismy, jak se s touto zátěží 

vyrovnat (Silver a Phung, 2005). Mikroorganismy jsou vybaveny řadou mechanismů, které 

udržují vnitrobuněčnou koncentraci těžkých kovů na takové úrovni, která není pro buňku 

nebezpečná a zároveň zajišťují dostatečný příjem esenciálních kovů pro život 

mikroorganismů (Nies, 1999). 

 Geny rezistence mikroorganismů k iontům stříbra, arzenu, kadmia, chromu, 

kobaltu, mědi a dalším iontům kovů se nacházejí na plazmidech, což usnadňuje předávání 

http://eagri.cz/public/web/ukzuz/portal/hnojiva-a-puda/bezpecnost-pudy/registr-kontaminovanych-ploch/
http://eagri.cz/public/web/ukzuz/portal/hnojiva-a-puda/bezpecnost-pudy/registr-kontaminovanych-ploch/
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této rezistence mezi bakteriemi navzájem. Avšak i často příbuzné mechanismy rezistence 

mohou být u jiných bakterií kódovány chromozomálně. Příkladem je chromozomálně 

kódovaná rezistence ke rtuti, arzénu a kadmiu u bakterií rodu Bacillus (Silver, 1996). 

Rezistence ke kovům spočívá v působení efluxních systémů, které transportují kovy 

ven z buňky, nebo mají také schopnost redukovat toxické formy kovu na formu méně 

toxickou, příkladem je detoxifikace chromu nebo rtuti. Dalšími mechanismy jsou 

nitrobuněčná kompletace, vazba na proteiny metalothioneiny nebo také sorpce kovu na 

buněčný povrch (Silver a Phung, 2005). Způsob, jakým se organismy vyrovnávají 

s těžkými kovy, je většinou specifický pouze pro jeden až dva kovy (Nies, 2003). Z těchto 

zjištění tedy vyplývá, že specifické typy mechanismů rezistence můžeme použít jako 

citlivý bioindikátor kvality půdy (Zhou, 2003). 

 V prostředí kontaminovaném těžkými kovy se společenstvo vyvíjí směrem 

k odolnějším populacím, zejména k houbám, které mají několik rezistenčních mechanismů 

k těžkým kovům. Avšak i k bakteriím kmene Actinobacteria, které také umí v takto 

zatíženém prostředí přežívat. U zástupců kmene Actinobacteria, na rozdíl od hub, doposud 

ale nebyly podrobněji zkoumány metabolické dráhy účastnící se rozkladu organické hmoty 

(Nakatsu et al., 2005). 

 

 

2.3.1 Efluxní systémy 

 

 

 Nejčastější systémy, kterými se mikroorganismy zbavují těžkých kovů, jsou 

systémy efluxní (Silver a Phung, 2005). Vyskytují se jak u prokaryot, tak pravděpodobně 

i u kvasinky Saccharomyces cerevisiae (Nies, 1992). Tyto systémy snižují vnitrobuněčnou 

koncentraci toxického kovu tím, že ho vylučují z buňky. Efluxní systémy můžeme rozdělit 

na dva typy - specifické transportní systémy a chemiosmotické pumpy, které fungují jako 

chemiosmotické iont-protonové výměníky.  

Specifické transportní systémy získávají energii, která se uvolňuje při hydrolýze 

ATP. Tyto systémy můžeme rozdělit na dva typy, ATP pumpy neboli ATPázy typu P 

a tzv. ABC ATPázy. Vyskytují se u bakterií grampozitivních i gramnegativních (Silver 

a Phung, 2005). Například gramnegativní bakterie Ralstonia eutropha a Helicobacter 

pylori mají vysoce afinitní transportní systémy pro ionty niklu. Jednou z nejlépe 
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prozkoumaných ATPáz typu P patří protein CadA, který vylučuje kadmium ven 

z cytoplasmy u Staphylococcus aureus. Monomer CadA je v membráně ukotven šesti 

hydrofobními oblastmi, jeho smyčky v membráně mají strukturu α helixu a vytváří tak 

kanál pro přenos iontů. Začátek monomeru na vnitřní straně membrány funguje jako 

vazebné místo a obsahuje cysteinové zbytky, na které se váží dvoumocné kationty kadmia 

(Nies, 1992; Silver a Walderhaug, 1992). 

Aktinobakterie nejspíše také využívají efluxní transportní systémy k vyloučení 

kovů z buňky, a to pro dvoumocné kationty kadmia, zinku a kobaltu. Van Nostrand a kol. 

(2007) společně identifikovali u bakterií Streptomyces galbus a Kitasatospora cystarginea, 

které byly izolovány z pobřežních sedimentů kontaminovaných vysokými koncentracemi 

niklu a uranu, geny pro rezistenci k těžkým kovům, tzv. czc operon. Tento operon je 

zodpovědný za vznik chemiosmotické membránové pumpy CzcCBA. Gen czc kóduje tři 

proteiny CzcA, CzcB a CzcC, které fungují jako chemiosmotické antiportéry pro vyloučení 

dvoumocných kationtů kadmia, zinku a kobaltu (Nies, 1992). Efluxní systém CzcCBA byl 

také popsán u Escherichia coli a dalších gramnegativních bakterií (Nies, 1995). 

 

 

2.3.2 Redukce 

 

 

 Reduktáza, které je vázána na cytoplazmatickou membránu, anaerobně redukuje 

chrom. Šestimocný kationt chromu vystupuje jako akceptor elektronů, donorem pro 

redukci je komplex NADH. Při redukci chromu vzniká hydroxid chromitý, který není 

toxický (Wang et al., 1990). Mezi bakterie, které umí takto redukovat chrom, patří 

především pseudomonády: Pseudomonas putida, Pseudomonas ambigua G-1, dále také 

například Bacillus sp. (Garbisu et al., 1998) a Escherichia coli ATCC 33456, u které byla 

objevena schopnost redukce chromu jak za podmínek anaerobních, tak aerobních (Shen 

a Wang, 1993). 

 Aktinobakterie patří mezi mikroorganismy, které jsou rovněž schopné aerobní 

redukce. Tento děj byl popsán u zástupců Streptomyces griseus a Streptomyces 

thermocarboxydus NH 50 (Laxman a More, 2002). 

 Pravděpodobně dosud nejlépe prozkoumaným mechanismem rezistence k toxickým 

kovům je mechanismus rezistence ke rtuti a organortuťovým sloučeninám. Tato rezistence 
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se vyskytuje jak u grampozitivních, tak u gramnegativních bakterií. Je kódována 

plazmidem nebo na transpozonu (Silver a Phung, 2005). Streptomycety mohou přežívat 

v prostředí s vysokou koncentrací rtuti, protože mají dlouhý lineární plazmid s příslušnými 

geny pro rezistenci. Plazmid si mohou navzájem předávat. Redukce dvoumocného kationtu 

rtuti mikroorganismy je rozdělena do několika kroků. Ionty rtuti nejprve vstupují do 

buňky, kde jsou redukovány na plynnou rtuť s oxidačním číslem nula. Tato plynná forma 

pak z buňky samovolně uniká (Ravel et al., 1998). 

 

 

2.3.3 Metallothioneiny 

 

 

Metallothioneiny jsou proteiny, které byly objevené u bakterií, sinic, kvasinek, 

rostlin i živočichů (Nies, 1992). Úloha těchto proteinů v organismu spočívá v ochraně 

buněk proti účinku působení těžkých kovů prostřednictvím tvorby intracelulárních 

komplexů s těmito kovy (Chan et al., 2002). Vazbou esenciálních kovů mědi a zinku 

udržují tyto komplexy intracelulární koncentraci na nízké hladině a umožňují tak udržovat 

rovnováhu v metabolismu kovů (Aschner et al., 2006). Metallothioneiny se rozděluji do tří 

tříd (Klaassen et al., 1999), a to podle chemické struktury, která zajišťuje jejich specifitu, 

stabilitu a dynamický charakter ve vztahu k těžkým kovům. Molekulová hmotnost těchto 

proteinů se pohybuje většinou kolem 7 kDA. Je pro ně charakteristický vysoký obsah 

cysteinu, až kolem 30 %. Váží především ionty zinku, mědi a kadmia. U savců byla 

objevena schopnost metallothioneinů snižovat neurotoxické účinky rtuti. Primární 

strukturu tvoří 18 až 23 vysoce konzervovaných cysteinových zbytků, neobsahuje 

aromatické aminokyseliny nebo histidin (Aschner et al., 2006). 

 

 

 

2.3.4 Sorpce na buněčné povrchy 

 

 

 Některé druhy mikroorganismů mohou na svůj povrch vázat poměrně vysoké 

koncentrace kovů. Tento proces probíhá nezávisle na metabolické aktivitě buňky. Sorpce 
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na povrch buněk je umožněna jeho fyzikálně chemickými interakcemi s ionty kovu. Míra 

afinity mezi buňkou a kovem je dána faktory vnějšího prostředí. Kromě toho závisí na typu 

kovu a na typu aktivního vazebného místa na povrchu buněk (Volesky a Holan, 1995).  

 Sorpční aktivitou u rodu Streptomyces se ve své studii zabývali Rho a Kim (2002). 

Zkoumali vazbu zinku, olova, mědi a kadmia na mycelium těchto bakterií. Nejvyšší 

sorpční aktivita byla zjištěna v případě zinku a mědi. Z výchozího roztoku o koncentraci 

150 µg kovu na mililitr bylo vyvázáno téměř veškeré množství kovu. Z použitých kovů 

bylo nejméně navazováno kadmium. 

 

 

2.4 Rozkladné aktivity mikroorganismů 

 

 

Mikroorganismy produkují extracelulární enzymy, které rozkládají a chemicky 

pozměňují biopolymery vyskytující se v opadu, zejména lignin, celulózu a hemicelulózu. 

Při rozkladných procesech narůstá aktivita oxidativních a hydrolytických enzymů. Aktivity 

lignocelulolytických enzymů, které produkují houby a bakterie, jsou nižší 

v kontaminovaných lokalitách. Stanovení enzymů v půdě může být založeno na 

spektrofotometrickém stanovení jejich reakcí se substrátem. K měření mohou být použity 

i izotopy. Změna aktivity enzymů ovlivňuje jak složení mikrobiálního společenstva, tak 

i rychlost mikrobiálních procesů enzymy ovlivněných. Tato pozorování ukázala pomalejší 

rozklad rostlinného materiálu a mohou tak být využita jako bioindikátor kvality půdy 

(Webster a Benfield, 1986). 

Enzymy hrají klíčovou roli při rozkladu organické hmoty i v koloběhu živin v půdě. 

Aktivita některých enzymů, například ureázy (podílí se na přeměně dusíku), může sloužit 

jako měřítko intenzity přeměny dusíku v půdě a může indikovat dostupnost jiných 

dusíkatých sloučenin pro rostliny (Iannelli et al., 2012). Aktivita enzymu invertázy odráží 

schopnost rozkládat sacharózu a jednoduché cukry, které jsou hlavním zdrojem energie pro 

půdní mikroorganismy (Frankenberger a Johanson, 1983). Enzymové reakce jsou 

inhibovány působením kovů. Pravděpodobně se kov buď navazuje na substrát, nebo 

se váže do aktivního místa na enzymu, nebo také může reagovat s komplexem enzym-

substrát. Inhibice aktivity enzymů mohou způsobovat kovy reagující se sulfohydrylovou 

skupinou (Shaw a Raval, 1961). 
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Aktivita enzymů v půdě se často využívá jako ukazatel fungování půdních 

ekosystémů. Enzymy jsou též potenciálním ukazatelem antropogenního znečištění 

prostředí. Aktivita enzymů může být měřítkem úspěšnosti obnovení půdních ekosystémů 

narušených průmyslovou výrobou (Hinojosa et al., 2004) nebo v prostředí poničeném 

těžbou nerostných surovin (Finkenbein et al., 2013). 

Znečištění půdy těžkými kovy narušuje metabolismus mikroorganismů. Těžké kovy 

mají vliv na enzymy, respektive jejich strukturu. Ionty těžkých kovů maskují katalytické 

aktivní místo, což vede k denaturaci aktivních enzymových proteinů (Hinojosa et al., 

2004). 

Ciarkowska a kol. (2014) se zabývali vlivem dlouhodobého působení těžkých kovů 

na aktivitu invertázy a ureázy v půdě na několika lokalitách v jižním Polsku. Její studie 

ukázala, že v půdě s neutrálním pH a při akumulaci organické hmoty nemá silné 

dlouhodobé znečištění těžkými kovy takový vliv, jaký by se očekával. Došlo pouze 

k mírnému snížení aktivity studovaných enzymů. Aktivita ureázy a invertázy však byla 

silně ovlivněna obsahem organické hmoty a stupněm jejího rozkladu. 

Informace o aktivitách mikrobiálního společenstva lze získat analýzou aktivit 

enzymů, například fosfatázy, arylsulfatázy, β-glukosidázy, ureázy nebo dehydrogenázy. 

Hinojosa a kol. (2004) měřili aktivitu výše zmíněných enzymů v kyselé 

půdě kontaminované těžkými kovy. Aktivity enzymů byly v porovnání 

s průměrem o 40 % nižší. Negativní korelace poskytla data pro alkalickou fosfatázu, 

arylsulfatázu a β-glukosidázu v půdě kontaminované kadmiem, zinkem a mědí. Aktivity 

uvedených enzymů s obsahem olova nekorelovaly (Hinojosa et al., 2004).  

 Bardgett a kol. (1994) zkoumali citlivost enzymů na rostoucí koncentraci těžkých 

kovů. Ukázalo se, že arylsulfatáza je citlivější než fosfatáza, ureáza nebo invertáza. 

Inhibice enzymové aktivity závisí také na půdním typu (Speir et al., 1992). Největší 

inhibice fosfatázy a arylsulfatázy se objevila na místech s chudou vegetací a nízkým 

obsahem organické hmoty. Hodnota aktivity arylsulfatázy vykázala největší rozdíl mezi 

kontaminovanou a nekontaminovanou lokalitou. Vliv kovů se projeví celkovým snížením 

biomasy mikrobiálního společenstva, nicméně houby a aktinobakterie jsou odolnější proti 

působení těžkých kovů, takže procento jejich zastoupení vzroste. Různé práce ukázaly, že 

houby mají při dlouhodobém působení kontaminace více rezistenčních mechanismů 

(Baldrian et al., 2011). 

 Lignocelulóza představuje dominantní část rostlinné biomasy. Rozklad 

lignocelulózy v půdě je tedy základní proces v uhlíkovém cyklu. Mikroorganismy 
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představují klíčové rozkladače lignocelulózy v půdě (Baldrian et al., 2011). Jsou 

to ale především houby, které se na rozkladu podílejí, protože díky své 

vláknité struktuře umí lépe využívat objemný substrát (de Boer et al., 2005). 

Rozklad lignocelulózy zprostředkovávají extracelulární enzymy, které se 

specializují na její jednotlivé části - celulózu, hemicelulózu a lignin (Berlemont 

a Martiny, 2013). Systém odbourávání celulózy se obvykle skládá z endocelulázy, 

celobiohydrolázy a β-glykosidázy. Na rozkladu hemicelulózy se podílejí glykosylované 

hydrolázy a rozklad ligninu zprostředkovávají oxidázy a peroxidázy (Baldrian et al., 2011). 

Současné pokroky v sekvenování genomů ukazují, že teoretický potenciál bakterií 

rozkládat komponenty lignocelulózy, například celulózu, je poměrně široký a rozšířený 

(Berlemont a Martiny, 2013) a u některých druhů byly charakterizovány enzymy podílející 

se na tomto rozkladu (Lynd et al., 2002). Nicméně složení bakteriálních enzymových 

systémů není příliš prozkoumáno a tudíž je obtížné odhadnout tento potenciál k rozkladu 

lignocelulózových částí. Aktinobakterie jsou mikroorganismy, u nichž byla zjištěna 

produkce enzymů rozkládajících lignocelulózu a odhaduje se, že jejich potenciál rozkladu 

lignocelulózy není zanedbatelný. Vzhledem k jejich vláknitému růstu mají větší možnost 

získat a rozkládat substrát než jiné bakterie (Stursova et al., 2012). 

 Účast některých rodů aktinobakterií na rozkladu polysacharidů v mrtvé rostlinné 

biomase je obecně přijímána. Produkce endocelulázy byla zaznamenána u rodů 

Streptomyces, Cellulomonas a Acidothermus (Yin et al., 2010). Aktivita 

enzymu celobiohydrolázy byla zjištěna v kombinaci s xylanázou u rodů 

Thermobifidus, Cellulomonas a Cellulosimicrobium (Song a Wei, 2010; Zhang et al., 

2012). Aktivita β-glukosidázy byla kromě výše zmíněných druhů nalezena také u rodů 

Clavibacter, Microccocus, Microbacterium a Bifidobacterium (Nunoura et al., 1996; Fan 

et al., 2011). 

 V poslední době byly enzymy degradující celulózu nalezeny u dalších 

aktinobakterií díky sekvencím genomu (Anderson et al., 2012).  

 Vetrovsky a kol. (2014) sledovali produkci jednotlivých enzymů u několika 

různých kmenů aktinobakterií. Cílem výzkumu bylo prozkoumat aktinobakterie v půdě 

rozkládající mrtvou rostlinnou biomasu. Sledovali přitom produkci celulolytických 

enzymů celobiohydrolázy a β-glukosidázy, které rozkládají celulózu (hlavní složku mrtvé 

rostlinné biomasy). Sekvenací bylo zjištěno, že 32 % z 76 izolovaných aktinobakeriálních 

kmenů neprodukovalo testované enzymy, 31 % kmenů produkovalo oba enzymy, 41 % 

produkovalo celobiohydrolázu. Procento kmenů, které produkují celobiohydrolázu, zhruba 
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odpovídá procentu aktinobakteriálních kmenů, u kterých byl po sekvenaci zjištěn gen pro 

endocelulázu nebo celobiohydrolázu. 32 % kmenů neprodukovalo množství enzymů 

dostatečné pro jejich detekci. Z genomové analýzy bylo takto hodnoceno 20 % kmenů. 

Výsledky potvrzují potenciální význam aktinobakterií v lignocelulózové degradaci. 

 

 

2.5 Vliv těžkých kovů na půdní mikrobiální procesy 

 

 

2.5.1 Respirace 

 

 

 Jednou z možností, jak sledovat aktivitu mikroorganismů při rozkladu organických 

látek v aerobních podmínkách, je sledování respirace. Ta poskytuje informaci o rozkladu 

biologicky dostupných organických látek a také o průběhu mineralizace. Respiraci dělíme 

na bazální a indukovanou substrátem. Bazální respiraci stanovujeme ve vzorku bez 

přídavku substrátu, případně po přídavku vody kvůli standardizaci měření. Stanovení 

substrátem indukované respirace je doprovázeno přídavkem substrátu v kapalné formě, 

můžeme přidat například glukózu, fenol a jiné. Sledována je potom změna rychlosti 

respirace. Substrátem indukovaná respirace je kvalitativní analýza. Ukazuje maximální 

možnou, substrátem nelimitovanou respiraci mikrobiálního společenstva. Odráží dobře 

fyziologický stav mikroorganismů, energetické potřeby, popřípadě minerální aktivitu. 

Společně s bazální respirací se tohoto stanovení používá k měření vlivu kontaminace na 

růst a funkce společenstva. 

Laboratorní studie sledovaly respirační aktivitu v průběhu čtrnácti až sto dní 

v kontaminované půdě s přídavkem substrátu. Bylo prokázáno snížení respirace oproti 

neznečištěné půdě pro různé substráty jako například glukózu, celulózu (Hattori, 1991), 

rostlinný odpad (Aoyama et al., 1993) či jímkové kaly (Dar a Mishra, 1994). Další studie 

zjistila, že počáteční respirace je na kontaminaci těžkými kovy nejcitlivější (Hattori, 1991). 

Při přidání glukózy byla respirace ovlivněna již malou koncentrací těžkých kovů v průběhu 

prvních 24 hodin. To lze vysvětlit tím, že v tuto dobu je rostoucí společenstvo v tzv. lag 

fázi. Také byl studován vliv kyseliny glutamové na lag fázi v lesní půdě kontaminované 
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těžkými kovy. Bylo zjištěno, že lag fáze se prodlužuje v závislosti na koncentraci těžkých 

kovů (Nordgren et al., 1988). 

Vztah mikrobiální biomasy a bazální respirace vyjadřuje metabolický kvocient 

(qCO2), který představuje množství vyloučeného oxidu uhličitého na jednotku biomasy. 

Nárůst hodnot metabolického kvocientu naznačuje, že se mikrobiální společenstvo nachází 

ve stresujících podmínkách. Má tedy větší nároky na příjem energie pro obnovení 

a udržení stejné růstové rychlosti (Anderson a Domsch, 1990). Vyšší hodnota 

metabolického kvocientu koreluje s vyšším obsahem těžkých kovů v dlouhodobě 

kontaminované půdě (Brookes a McGrath, 1984). To znamená, že na jednotku biomasy se 

zvyšuje produkce oxidu uhličitého a tím má společenstvo nižší schopnost využití uhlíku 

(Vaasquez-Murrieta et al., 2006). Hodnota mineralizovaného uhlíku pro půdu s větší 

kontaminací byla pod 0,7 %, pro půdu s nižší koncentrací těžkých kovů se hodnota 

pohybovala nad 1,4 % během 28 dní měření (za normálních podmínek je rychlost 

mineralizace 1-5 %). Rovněž další studie potvrdila, že množství navázaného značeného 

uhlíku (
14

C), jež byl dodán ve formě glukózy, bylo nižší vlivem kontaminace těžkými 

kovy, ale také vlivem nízkého pH nebo zvýšeného obsahu solí v půdě. Ukázalo se tak, že 

metabolický kvocient může být dobrým ukazatelem dlouhodobého znečištění půdy 

(Killham, 1985). 

 

 

2.6 Metody zjišťování mikrobiální diverzity 

 

 

Při sledování změn ve společenstvech se nejprve sleduje počáteční stav 

společenstva (například enzymová aktivita nebo respirace). V druhé fázi jsou pak 

sledovány změny pod vlivem uměle vyvolaných stresových faktorů (Frostegard et al., 

1993). 

Metody používané ke studiu mikrobiálních společenstev často využívají PCR 

(polymerace chain reaction neboli polymerázová řetězová reakce). Stanovuje se 

fylogenetická příbuznost, která je založená na změnách v sekvenci vybraného genu. 

Můžeme sem zařadit elektroforézu v gradientovém denaturačním genu (DGGE), gelovou 

elektroforézu s teplotním gradientem (TGGE) (Muyzer a Smalla, 1998) nebo také 

jednořetězcový konformační polymorfismus (SSCP) (Schwieger a Tebbe, 1998). Dále se 
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sleduje polymorfismus délek PCR produktů. Příkladem metod z této skupiny je RISA - 

ribozomální intergenová analýza (Fisher a Triplett, 1999). Další skupina metod porovnává 

fragmenty DNA, které byly rozštěpeny restrikční endonukleázou. Příkladem jsou dvě 

metody, a to: RFLP - polymorfismus délky restrikčních fragmentů a T-RFLP - terminální 

polymorfismus délky restrikčních fragmentů (Liu et al., 1997). T-RFLP se ukázalo jako 

velmi dobře použitelná analýza změny ve struktuře mikrobiálního společenstva (Dunbar 

et al., 2000; Lukow et al., 2000; Pesaro et al., 2004). Sekvenační analýzou genů se ověřují 

výsledky některých z výše jmenovaných metod (Cole et al., 2005). Může být také určena 

fylogenetická příbuznost sekvenací genu pro16S rRNA. Ke klasifikaci se používá operační 

taxonomická jednotka, kdy jsou na určité úrovni podobnosti sekvence rozřazeny do skupin. 

Pokud je hodnota podobnosti 97 % a více, můžeme jedince prohlásit za jeden druh.  

Mezi metody, které nejsou závislé na PCR, patří například metoda PLFA neboli 

metoda fosfolipidových mastných kyselin, kdy specifické zastoupení fosfolipidových 

mastných kyselin, respektive jejich poměr v membráně je specifický pro určité skupiny 

mikroorganismů (White et al., 1998). Tato metoda byla použita v řadě studií (Frostegard 

et al., 1993; Dahlin et al., 1997; Kandeler et al., 2000; Stemmer et al., 2007). Ve vzorcích 

kontaminovaných těžkými kovy (Kelly et al., 2003) se ukázalo, že počet hub, 

aktinobakterií a grampozitivních bakterií klesá při znečištění těžkými kovy.  

Pro stanovení stupně kontaminace se používají výsledky pozorování změn 

mikrobiální biomasy v polních studiích. Posuzuje se vliv i takových koncentrací 

znečišťujících látek, které jsou normálně považovány za chronické a relativně neškodné. 

Dalšími metodami jsou metody zaměřené na hodnocení enzymové aktivity 

izolovaných mikroorganismů. Metody dělíme podle principu detekce substrátu či 

produktu, hodnocení je buď optické, nebo elektroforetické. Spektrofotometrické stanovení 

je založeno na základě zjištění absorbance, kdy činností enzymu dochází k odštěpení 

barviva navázaného na substrát. Hodnoty naměřené absorbance jsou přímo úměrné aktivitě 

mikroorganismů. Také se používá chromatografické stanovení, kdy se složky směsi 

nanášejí na stacionární fázi a za působení mobilní fáze se rozdělují. Elektroforetické 

měření funguje na základě dělení látek s elektrickým nábojem (Miller et al., 1998). Další 

metodou je zkoumání rozkladu substrátu značeného izotopem. V ideálním případě je takto 

značený substrát použit k výstavbě biomasy včetně biomolekul jako jsou například 

nukleové kyseliny popřípadě fosfolipidy. Substrát bývá značený izotopem uhlíku 
13

C 

(Madsen, 2011), využívají se rovněž izotopy dusíku 
14

N a vodíku 
2
H (Cadisch et al., 2005). 
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I substrát může být odlišný, avšak podmínkou je, aby jej mikroorganismy mohly 

využívat jako zdroj látek pro svou buněčnou stavbu. Základním substrátem je glukóza, 

která je považována za téměř univerzální, avšak některé druhy hub a bakterií vyžadují jako 

substrát etanol či metan. Dále se ke zjištění schopnosti zpracovávat substrát využívají 

různě značené polutanty či jejich deriváty (Madsen, 2011). Během inkubace je sledován 

buď úbytek substrátu, nebo nárůst metabolitu (Boschker a Middelburg, 2002) 

 

 

2.6.1 Sekvenování nové generace 

 

 

V posledních třiceti letech prošlo sekvenování DNA obrovským vývojem. Tento 

pokrok ve vývoji sekvenování přináší snížení nákladů a zvýšení přesnosti a výkonnosti 

metody. 

 Komplexní metagenomické analýzy by mohly být použity k profilování 

mikrobiálních společenstev, to však dosud nebylo možné vzhledem k počtu potřebných 

sekvencí a limitům dosavadních metod. Bylo zjištěno, že velikost vzorku a tím i pokrytí 

Sangerovou metodou je nedostatečné k tomu, aby mohlo být porovnáno a popsáno 

mikrobiální společenstvo (Curtis et al., 2006; Neufeld a Mohn, 2005).  

 Platforma firmy Illumina umožňuje rychlé, cenově dostupné, reprodukovatelné 

a ucelené posouzení a srovnání rozmanitosti taxonů přítomných v komplexních 

mikrobiálních společenstvech. Umožňuje i vyhodnocení mikroorganismů přítomných 

v relativně malém množství (Bartram et al., 2011). Tato platforma předčila 454 

pyrosekvenování o více než řád počtem generovaných sekvencí a také podstatně snížila 

náklady (Shendure and Ji, 2008). Počátky metody od firmy Illumina pro gen 16S rRNA 

umožňovaly sekvenovat jen úsek dlouhý 101 párů bází (Neufeld a Mohn, 2005; Curtis 

et al., 2006). 

Metagenomické studie jsou běžné pro gen 16S rRNA, který má přibližně 1500 párů 

bází a obsahuje devět konzervovaných a variabilních oblastí, které jsou navzájem 

proloženy. Tyto oblasti usnadňují sekvenční a fylogenetickou klasifikaci. Platforma 

Illumina se zaměřuje na variabilní oblasti V3 a V4 v genu 16S rRNA (velikost 459 párů 

bází, ale délka se může lišit v závislosti na organismu). 
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MiSeq systém umožňuje spárovat až 300 párů bází dlouhý úsek, čtení probíhá ve 

dvou směrech odpředu a odzadu. Konce na každém čtení se překrývají, mohou být spojeny 

a vytvářet tak vysoce kvalitní sekvenci po celé délce čtení úseku V3 nebo V4 v jednom 

běhu.  

Princip metody je založen na sekvenaci syntézou. Nejprve se připravuje DNA 

knihovna. Vzorek DNA je rozdělen na menší úseky (Croucher et al., 2009), délka 

fragmentů je maximálně 1200 párů bází (Quail et al., 2008). Konce fragmentů jsou poté 

opraveny enzymatickou reakcí obsahující dlouhý Klenowův fragment, T4 polymerázu 

a polynukleotid kinázu T4. Pomocí Klenowova fragmentu je na 3' konec odštěpené DNA 

připojován adenin. Na úseky DNA jsou poté navázány dva rozdílné adaptéry 

(oligonukleotidy) a pomocí gelové elektroforézy dochází k výběru fragmentů o délce 200 - 

250 párů bází. Následuje PCR reakce s vybranými fragmenty, reakce má osmnáct cyklů 

a je použita fúzní DNA polymerázy (Croucher et al., 2009). Metoda amplifikace, je 

nazývána „můstkovou“ (z anglického „bridge“), a to z toho důvodu, že po přidání enzymů 

dochází k ohnutí fragmentu. Tento proces může být také pojmenován jako tzv. „vytváření 

shluků“. Proces probíhá na amplifikační destičce v osmi oddělených liniích. Na jejich 

povrchu jsou oligonukleotidy komplementární k oběma typům adaptérů. Dochází ke 

klonování každého fragmentu z knihovny. Na závěr můstkové amplifikace je na konec 

každého úseku DNA navázán primer. Sekvenace pak probíhá v přístroji Illumina Genome 

Analyzer™. Fragmenty DNA jsou sekvenovány po jedné bázi, které jsou označeny čtyřmi 

různými fluorescenčními barvivy, pro každou bázi jiná barva. Fluorescenční barvivo na 

každé bázi zároveň blokuje vazbu dalšího nukleotidu, a proto je vždy navázána pouze 

jedna báze (Liu et al., 2012). Následuje záznam intenzity fluorescence a je určena barva. 

Poté dochází k odštěpení terminátoru a navázání další báze. Tím, že jsou v každém cyklu 

syntézy použity všechny čtyři nukleotidy, jsou eliminovány chyby. Pravděpodobnost 

chyby je snížena i tím, že detekce báze probíhá přímo měřením intenzity signálu 

(http://www.illumina.com/). 

 

 

 

 

 

http://www.illumina.com/
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3 Cíle práce 

 

Cílem této práce bylo prozkoumat složení a aktivitu bakteriálního společenstva 

v půdě dlouhodobě znečištěné těžkými kovy. Zjistit, jak se společenstvo chová při 

nadbytku znečišťujícího kovu a přidání substrátů. Pokusit se nalézt rozdíly mezi 

společenstvy s různým stupněm zátěže na základě sekvenčních analýz. 

 

 Charakterizovat společenstvo bakterií, žijící v dlouhodobě kontaminované lokalitě. 

 

 Popsat rozdíl respirační aktivity společenstva v závislosti na množství přidaného 

kontaminujícího kovu – kadmia. 

 

 

 Zjistit, jak se mění respirační aktivita společenstva po přidání organického 

substrátu. 

 

 Kvantitativní PCR pro gen 16S rRNA zjistit zastoupení bakterií a aktinobakterií na 

vybraných lokalitách. 

 

 

 Navrhnout a ověřit primery, které by amplifikovaly některý z genů pro enzymy 

rozkládající substrát. Ověřit, zda by tyto primery mohly sloužit ke kvantifikaci. 

 

 Sekvenací analyzovat taxonomickou bakteriální rozmanitost na daných lokalitách. 
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4 Materiál a metody 

 

 

4.1 Chemikálie 

 

Tabulka: 4.1: Seznam použitých chemikálií 

název výrobce/dodavatel  zkratka/vzorec 

Fenol MP Biomedicals, Santa Ana, USA   

Chloroform p.a. Lach:ner, Neratovice, Česká republika   

Isoamylalkohol Penta, Praha, Česká republika   

Chlorid sodný Sigma-Aldrich, St. Louis, USA NaCl 

Hexadecyl-trimethyl-amonium bromid Sigma-Aldrich, St. Louis, USA CTAB 

Octan sodný Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Isopropylalkohol p.a. Penta, Praha, Česká republika   

Etanol p.a. Penta, Praha, Česká republika   

Chlorid vápenatý Sigma-Aldrich, St. Louis, USA CaCl2 

Hepes Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Agaróza Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

SYBR® Safe DNA Gel Stain  Invitrogen, Carlsbad, USA   

GeneRuler™ 1kb Plus DNA Ladder Fermentas, Waltham, USA   

PCR vkládací pufr Yellow load Top-Bio, Praha, Česká republika   

Dimethyl-sulfoxid Top-Bio, Praha, Česká republika DMSO 

bovinní sérový albumin New England BioLabs, Ipswich, USA BSA 

dNTP Fermentas, Waltham, USA   

10× DreamTaq Buffer Fermentas, Waltham, USA   

DreamTaq DNA Polymerase Fermentas, Waltham, USA   

AccuPrime™ Taq DNA Polymerase Invitrogen, Carlsbad, USA   

AccuPrime™ 10× PCR Buffer II Invitrogen, Carlsbad, USA   

GoTaq® qPCR MasterMix Promega, Madison, USA   

16Seu27F Eurogentec, Seraing, Belgie   

FAM16Seu27F Eurogentec, Seraing, Belgie   

16Sact1114R Eurogentec, Seraing, Belgie   

Cbh1F Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Cbh1qR Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Cbh2R Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

pUCM13F Eurogentec, Seraing, Belgie   

pUCM13R Eurogentec, Seraing, Belgie   

Actino235F Eurogentec, Seraing, Belgie   

Eub338F Eurogentec, Seraing, Belgie   

Eub518R Eurogentec, Seraing, Belgie   

Tris(hydroxymethyl)aminometan Serva, Heidelberg, Německo Tris 

Restrikční endonukleáza AluI New England BioLabs, Ipswich, USA   
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Restrikční endonukleáza SalI New England BioLabs, Ipswich, USA   

Restrikční endonukleáza SacI New England BioLabs, Ipswich, USA   

NEBuffer2 New England BioLabs, Ipswich, USA   

NEBuffer3 New England BioLabs, Ipswich, USA   

Hydroxid sodný Sigma-Aldrich, St. Louis, USA  NaOH 

D-glukosa Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Celobiosa Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Sláma     

Hexahydrát dusičnanu kademnatého Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Dihydrogenfosforečnan sodný Penta, Praha, Česká republika NaH2PO4 

Tris-acetát Sigma-Aldrich, St. Louis, USA   

Kyselina ethylendiamintetraoctová Sigma-Aldrich, St. Louis, USA EDTA 

Síran hořečnatý Sigma-Aldrich, St. Louis, USA  MgSO4 

Ampicilin Duchefa, Haarlem, Holandsko   

IPTG Duchefa, Haarlem, Holandsko   

X-gal Duchefa, Haarlem, Holandsko   

T4 DNA Ligase 3U/µl Promega, Madison, USA   

pGEM®-T Easy Vector Promega, Madison, USA   

2× Ligation Buffer Promega, Madison, USA   

Kompetentní buňky JM109 Promega, Madison, USA   

Kasein BD, New Jersey, USA   

Soy meal BD, New Jersey, USA   

Yeast extract HiMedia, Bombaj, Indie   

Beef extract BD, New Jersey, USA   

Peptone HiMedia, Bombaj, Indie   

Tryptone BD, New Jersey, USA   

Malt extract Oxoid, Brno, Česká republika   

Hydrogenfosforečnan draselný Penta, Praha, Česká republika  K2HPO4 

Chlorid draselný Penta, Praha, Česká republika  KCl 

Uhličitan vápenatý Lach:ner, Neratovice, Česká republika  CaCO3 
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4.2 Média a pufry 

 

Tabulka 4.2: Seznam a složení použitých pufrů a médií 

název pufru/média složení  koncentrace/množství 

TAE Tris-acetát 40 mM 

  EDTA (pH 8) 1 mM 

      

TE
-1

 Tris (pH 8) 10 mM 

  EDTA (pH 8) 0,1 mM 

      

Müllerův pufr NaH2PO4 (pH 8) 50 mM 

  NaCl 50 mM 

  Tris-HCl (pH 8) 500 mM 

      

TSB (Tryptone soya broth) Kasein 17 g 

  soy meal 3 g 

  D-glukosa 2,5 g 

  NaCl 5 g 

  K2HPO4 2,5 g 

  dH2O sterilní 1000 ml 

      

B15 (Streptomyces medium) yeast extract 1 g 

(pH 7,2) beef extract 4 g  

  Peptone 2,5 g 

  NaCl 10 g 

  D-glukosa 20 g 

  dH2O sterilní 1000 ml 

  

 

  

LB médium Trypton 10 g 

(pH 7,5) yeast extract 5 g 

  NaCl 10 g 

  dH2O sterilní 1000 ml 

  

 
  

SOC médium Trypton 20 g 

(pH 7) yeast extract 5,5 g 

  NaCl 1M 10 ml 

  KCl 1M 2,5 ml 

  dH2O sterilní 970 ml 

  

 
  

BG yeast extract 4 g 

(pH 7,2) malt extract 10 g 

  D-glukosa 4 g 

  CaCO3 2 g 

  dH2O sterilní 1000 ml 
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4.3 Komerční soupravy 

 

 

GENECLEAN® Turbo Kit – MP Biomedicals, Solon, USA 

QIAquick® PCR Purification Kit – QIAGEN, Hilden, Německo 

Sigma Spin™ Post-Reaction Clean-Up Columns – Sigma-Aldrich, St. Louis, USA 

Wizard® Genomic DNA Purification Kit – Promega, Madison, USA 

pGEM®-T Easy Vector Systems - Promega, Madison, USA 

Wizard® Plus SV Minipreps DNA Purification System - Promega, Madison, USA 

 

 

4.4 Oligonukleotidy 

 

 

V tabulce 4.3 je uveden seznam a sekvence jednotlivých primerů použitých 

v diplomové práci. Také je v tabulce uveden literární zdroj, na základě kterého byly 

primery použity. Výrobce primerů je uveden v tabulce 4.1. 

 

Tabulka 4.3: Seznam a sekvence použitých primerů 

 

FAM16Seu27F (Čermák et al., 2008) 5´- AGAGTTTGATCMTGGCKCAG -3´ 

16Seu1114R (Kyselková et al., 2008)  5´- GAGTTGACCCCGGCRGT -3´ 

    

Cbh1F (M. Grunt, nepublikováno) 5´- CGTCRTCTACRACCTGCC -3´ 

Cbh2R (M. Grunt, nepublikováno) 5´- CCAGCCGAKCCAGCCGTG -3´ 

Cbh1qR (M. Grunt, nepublikováno) 5´- AGGTTSGGCAGSGAGTCG -3´ 

    

pUC-M13F (pGEM®-T Promega) 5´- GTTTTCCCAGTCACGAC -3´ 

pUC-M13R (pGEM®-T Promega) 5´- CACAGGAAACAGCTATGAC -3´ 

    

Actino235F (Stach et al., 2003) 5´- CGCGGCCTATCAGCTTGTTG -3´ 

EUB338F (Lane, 1991) 5´- ACTCCTACGGGAGGCAGCAG -3´ 

EUB518R (Muyzer, 1993) 5´- ATTACCGCGGCTGCTGG -3´ 
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4.5 Použité metody 

 

 

4.5.1 Lokalita a odběr vzorků 

 

 

Pro experimentální část bylo vybráno území v blízkosti města Příbram, kde se 

nachází pozemek společnosti Kovohutě Příbram. Byla zvolena celkem čtyři místa odběru 

na louce v koridoru směrem na severozápad od komína hutě, především proto, že v tomto 

směru je podobný terén a vegetační pokryv a míra znečištění klesá směrem od komína. 

Stanoviště byla označena jako „lokalita 1 - 4“ (dále jen L1, L2, L3 a L4). Místa odběru 

byla v různé vzdálenosti od komína hutě, který byl zdrojem znečištění, tudíž je zde 

gradient koncentrace od L1 k L4. Pro tento experiment byla zvolena pouze dvě stanoviště, 

a to L1 a L4. Stanoviště L1 se nachází hned vedle pozemků Kovohutě v obci Nové Podlesí, 

tudíž je zde vyšší obsah těžkých kovů než u lokality L4, která se nachází na louce u obce 

Obecnice. Přesné souřadnice všech vybraných lokalit pro odběry jsou uvedeny v tabulce 

4.4 a na obrázku 4.1 je znázorněna mapa míst odběru. 

 

Tabulka 4.1: Souřadnice lokalit 

lokalita souřadnice 

Louka 1 N49 42.327 E13 58.516 

Louka 2 N49 42.361 E13 58.430 

Louka 3 N49 42.403 E13 58.280 

Louka 4 N49 42.243 E13 56.371 
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Obrázek 4.1: Mapa odběrových míst, písmeny L1 až L4 jsou označeny lokality na loukách 

 

 

 

4.5.2 Měření respirace  

 

 

Bylo odváženo 50 g půdního vzorku, který byl vložen do skleněných 250 ml láhví. 

K odváženému vzorku byly přidávány substráty a kadmium v různých koncentracích 

(rozložení přídavků v jednotlivých vzorcích je uvedeno vždy v tabulce u konkrétního 

měření). Na láhve byly nasazeny měřící hlavice OxiTop
®
-C, které mají v sobě umístěnou 

nádobku na roztok hydroxidu sodného tak, že nádobka visí v prostoru láhve. 

Mikroorganismy spotřebovávají kyslík a vytvářejí tak oxid uhličitý. Oxid uhličitý je 

pohlcován hydroxidem sodným (vzniká uhličitan sodný) a v nádobě tak vzniká podtlak. 

Podle hodnot podtlaku můžeme určit spotřebu kyslíku. 

Měření probíhalo po dobu 7 dní v termostatu při teplotě 12 °C. Poté byla z hlavic 

odečtena data, která byla zpracována pomocí tabulkového editoru MS Excel. 

Každá kombinace přídavku substrátu a kadmia byla změřena alespoň v pěti opakováních. 

Po změření respirace byly ze všech lahví odebrány půdní vzorky pro následující 

práci. Půda byla uchována při teplotě -20 °C. 
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4.5.3 Izolace chromozomální DNA  

 

 

Izolace byla provedena podle protokolu Ságová-Marečková et al. (2008). Do 2 ml 

zkumavek se závitem bylo naváženo 0,5 g směsi skleněných kuliček o průměru 0,1 mm 

a 0,5 mm. Do vysterilizovaných zkumavek s kuličkami bylo odváženo 0,5 g půdního 

vzorku.  

Poté bylo do zkumavek přidáno 600 μl Müllerova extrakčního pufru a 300 μl směsi 

fenol/chloroform/isoamylalkohol v poměru 25:24:1. Zkumavky byly vloženy do mlýnku 

(3110 BX Mini-BeadBeater-1, BioSpec), kde byly homogenizovány 90 sekund při 2 500 

kmitech za minutu. Vzorky byly odstředěny po dobu 2 minut při 12 000 ×g. Do čistých 

2 ml zkumavek byl odebrán supernatant. Do původních zkumavek s půdními vzorky bylo 

přidáno znovu 300 μl Müllerova extrakčního pufru a vzorky byly opět v mlýnku 

homogenizovány 30 sekund při 2 500 kmitech za minutu. Obsah zkumavek byl opět 

centrifugován po dobu 2 minut při 12 000 ×g a oddělený supernatant byl přidán do 

zkumavky k již získanému supernatantu z předchozího kroku. 

K supernatantu byl přidán stejný objem směsi fenol/chloroform v poměru 1:1, jako 

byl objem vzorku ve zkumavce. Vzorky byly důkladně promíchány a centrifugovány 

5 minut při 3 000 ×g. Opět byl odebrán supernatant, ke kterému byl přidán stejný objem 

chloroformu. Vzorky byly pečlivě promíchány a odstředěny v centrifuze po dobu 5 minut 

při 3 000 ×g. Znovu byl odebrán do čistých zkumavek supernatant, který byl na 

termobloku zahřát na teplotu 65 °C. Poté byl přidán 5M roztok chloridu sodného až na 

výslednou koncentraci 1,5 M a 10% CTAB do výsledné koncentrace 1 %. Vzorky byly 

inkubovány na termobloku 30 minut při 65 °C a následně ochlazeny na ledu přibližně na 

20 °C. Následně byl přidán stejný objem chloroformu. Směs ve zkumavkách byla pečlivě 

promíchána, centrifugována 15 minut při 2 000 ×g a poté byla do čisté zkumavky odebrána 

vodná fáze. K vodné fázi bylo přidáno 10 % objemu 3M roztoku octanu sodného (pH 5) 

a 60 % objemu izopropylalkoholu. Vzorky byly promíchány a inkubovány 30 minut při 

laboratorní teplotě. Po uplynutí uvedeného času byly centrifugovány při teplotě 4 °C po 

dobu 20 minut při 9 500 ×g. 

Po centrifugaci byl slit supernatant a peleta byla převrstvena 50 μl vychlazeného 

80% etanolu, kterým byla promyta. Následně byly vzorky stočeny v centrifuze při 4 °C po 

dobu 5 minut a při 9 500 ×g. Byl slit etanol a peleta byla vysušena ve vakuové odparce při 

teplotě 40 °C. Poté bylo přidáno 50 μl destilované vody a DNA byla rozpouštěna po dobu 
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60 minut při teplotě 65 °C. Nakonec byl přidán stejný objem 1M roztoku chloridu 

vápenatého smíchaného s Hepes a směs byla inkubována 30 minut při laboratorní teplotě. 

Po inkubaci byla DNA přečištěna pomocí GENECLEAN® Turbo kit (MP Biomedicals, 

Solon, USA). 

Přečištění bylo provedeno dle protokolu, který byl přidán ke komerční sadě. Do 

izolované DNA byl přidán pětkrát takový objem roztoku GeneClean Turbo Salt Solution, 

vzorky byly promíchány a objem zkumavky byl přenesen na přečišťovací kolonku se 

sběrnými zkumavkami. Poté byly vzorky stočeny v centrifuze přibližně 5 sekund při 

14 000 ×g. Obsah sběrných zkumavek byl vylit a na filtr kolonky bylo naneseno 500 µl 

roztoku GeneClean Turbo Wash. Následně byly vzorky opět centrifugovány 5 sekund při 

14 000 ×g. Byly vylity sběrné zkumavky, na filtry kolonek bylo přidáno 500 µl GeneClean 

Turbo Wash a vzorky byly centrifugovány 5 sekund při 14 000 ×g. Obsah sběrných 

zkumavek byl vylit a vzorky byly centrifugovány 4 minuty při 14 000 ×g, aby na 

kolonkách nezůstal žádný přebytečný roztok. Poté byly kolonky přeneseny do čistých 

mikrozkumavek. Přímo na filtr pak bylo naneseno 50 µl roztoku GeneClean Turbo Elution 

Solution, vzorky byly inkubovány 5 minut při laboratorní teplotě. Poté byly stočeny 

v centrifuze 1 minutu při 14 000 ×g. Izolovaná DNA byla uvolněna z filtru do 

mikrozkumavky. Přečištěná DNA byla uložena do -20 °C. 

 

 

4.5.4 Elektroforéza 

 

 

Pro ověření výsledků izolace DNA a PCR reakce byla použita elektroforéza 

v agarózovém gelu. Byl připraven 1% agarózový gel tak, že do 100 ml TAE pufru byl 

přidán 1 g agarózy. Roztok byl poté přiveden k varu v mikrovlnné troubě. Do lehce 

vychladlého roztoku bylo přidáno barvivo SYBR
®
 Safe DNA Gel Stain  (v DMSO 

v poměru 1:9) a roztok byl nalit do formy a ponechán asi 30 minut v laboratorní teplotě. 

Ztuhlý gel byl vložen do elektroforézové aparatury s TAE pufrem. Do každé jamky byl 

nanesen 1 µl vzorku DNA smíchaného s 2 µl pufru Yellow load. Při ověřování produktu 

PCR reakce bylo naneseno 5 µl vzorku. Do jedné jamky v gelu bylo naneseno 5 µl 

markeru GeneRuler™ 1kb Plus DNA Ladder s jehož pomocí byla určena velikost 

a množství vzorku.  Po nanesení vzorků na gel byla provedena elektroforéza při 
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konstantním proudu 100 V a napětí 95 mA po dobu 20 minut. Poté byl gel detekován na 

UV transluminátoru. 

 

 

4.5.5 Polymerázová řetězová reakce 

 

 

Pro všechny reakce PCR byl použit obecný protokol uvedený v tabulce 4.5. Byly 

použity polymerázy DreamTaq DNA Polymerase a AccuPrime™ Taq DNA Polymerase. 

Pro obě polymerázy byl použit stejný poměr všech složek. Pro všechny reakce byl použit 

stejný protokol termocycleru, který je uveden v tabulce 4.6. Reakční teplota pro 

polymerázu DreamTaq byla 72 °C, pro polymerázu AccuPrime 68 °C. 

 

Tabulka 4.5: Složení PCR reakce 

 na 1 vzorek PCR reakce  

dH2O (sterilní) 31,5 µl  

pufr 5 µl  

BSA 3 µl  

DMSO 2,5 µl  

dNTP 2 µl Koncentrace 10mM 

Přímý primer 2 µl Koncentrace 10µM 

Zpětný primer 2 µl Koncentrace 10µM 

polymeráza 1 µl  

DNA  1µl Koncentrace 100 ng/µl 

 

 

Tabulka 4.6: Protokol PCR reakce pro DreamTaq DNA Polymerase 

krok 
teplota doba trvání počet opakování 

iniciace 94 °C 5 minut 1× 

denaturace 94 °C 1 minuta 

35× nasedání primerů 57 °C 50 sekund 

syntéza 72/68 °C 90 sekund 

syntéza 72/68 °C 5 minut 1× 
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4.5.6 Analýza polymorfismu délky terminálního restrikčního fragmentu 

 

 

4.5.6.1 Polymerázová řetězová reakce  

 

 

Analýza polymorfismu délky terminálního restrikčního fragmentu (T-RFLP terminal 

restriction fragment length polymorphism) byla zacílena na 16S rRNA pro skupinu 

Actinobacteria, proto byly pro amplifikaci vzorků DNA použity primery 16Seu27F, který 

byl značený fluorescenční značkou FAM (6-karboxyfluorescein), a 16Sac1114R. Sekvence 

primerů jsou uvedeny v následující tabulce 4.3. Amplifikace probíhala dle schématu 

popsaného v tabulce 4.5. Polymerázová řetězová reakce byla prováděna v termocycleru dle 

schématu v tabulce 4.6. 

 

 

4.5.6.2 Přečištění PCR produktu 

 

 

Po ověření správné velikosti produktu PCR na elektroforézovém gelu byl PCR 

produkt přečištěn pomocí QIAquick® PCR Purification Kit (QIAGEN) dle návodu 

výrobce.  

K produktu PCR reakce byl přidán pětkrát takový objem PB pufru s pH 

indikátorem. Indikátor slouží ke kontrole pH, které by mělo být neutrální. Pokud by tomu 

bylo jinak, je potřeba pH vzorku upravit. Vzorky byly důkladně promíchány 

a centrifugovány 1 minutu při 14 000 ×g. Obsah sběrných zkumavek byl vylit a na kolonky 

bylo naneseno 750 µl PE pufru. Vzorky byly promíchány a stočeny 1 minutu při 

14 000 ×g. Byl vylit obsah sběrných zkumavek a zkumavky byly stočeny po dobu 

3 minuty při 14 000 ×g, aby byl odstraněn veškerý zbylý pufr. Kolonky byly přeneseny do 

čistých sterilních 2 ml mikrozkumavek, na filtr kolonky bylo naneseno 50 µl EB pufru 

(nebo lze také použít 10mM Tris s pH upraveným na hodnotu 8). Vzorky byly inkubovány 

5 minut při laboratorní teplotě a poté centrifugovány 1 minutu při 14 000 ×g. Přečištěné 

vzorky byly skladovány při teplotě – 20 °C.  
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4.5.6.3 Restrikční štěpení 

 

 

Poté byly vzorky opět naneseny na elektroforézu a byla odhadnuta koncentrace 

jednotlivých vzorků.  

Následovalo restrikční štěpení pomocí restrikčního enzymu AluI. Pro štěpení bylo 

použito přibližně 200 ng PCR produktu. K přečištěnému produktu byly přidány 2 μl pufru 

NEBuffer2 a 0,5 µl restrikčního enzymu AluI, reakce byla doplněna destilovanou sterilní 

vodou do objemu 50 µl. Štěpení probíhalo 120 minut při teplotě 37 °C. Následně bylo 

přidáno dalších 0,5 µl restrikčního enzymu AluI a vzorky byly inkubovány dalších 

120 minut při teplotě 37 °C. Poté byla reakce zastavena zvýšením teploty na 65 °C po dobu 

25 minut.  

 

 

4.5.6.4 Odsolení SigmaSpin 

 

 

Všechny naštípané vzorky byly přečištěny na kolonkách komerční sady Sigma 

Spin™ Post-Reaction Clean-Up Columns, odsolení bylo provedeno dle návodu 

přiloženého výrobcem. 

 Kolonky byly vloženy do sběrných zkumavek. Samotné kolonky bez vzorků byly 

centrifugovány po dobu 2 minut při 750 ×g. Potom byly přendány do nových sběrných 

zkumavek a na střed kolonky byly naneseny vzorky. Vzorky byly stočeny 4 minuty při 750 

×g. Takto upravený vzorek byl odeslán na fragmentační analýzu. 

 

 

4.5.6.5 Fragmentační analýza  
 

 

Fragmentační analýza byla provedena ve firmě Genomac International, s.r.o. 

(Praha, ČR) na na 96-ti kapilárním sekvenátoru (Applied Biosystems, USA).  

Získaná data byla nejprve vyhodnocena v programu MegaBACE Genetic Profiler 

Software v 2.2 (GE Healthcare Life Science, Velká Británie), kde byl odstraněn šum a 

nespecifické píky. Poté byla data zpracována v tabulkovém editoru MS Excel. K úpravě 
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dat byl využit program T-REX (T-RFLP analysis EXpedited), který je přístupný na 

http://trex.biohpc.org (Culman et al., 2009). Na základě postupu Smitha a kol. (2005) bylo 

následně provedeno slučování píků do „binů“ o velikosti 2,5. „Binnování“ je proces, kdy 

jsou píky manuálně řazeny a v daném rozmezí jsou všechny píky sloučeny do jediného 

s nejvyšší intenzitou signálu v daném „binu“. 

Data byla exportována jako matice délek fragmentů ve formátu CSV. Poté byla 

vypočtena matice vzdáleností (určení podobnosti mezi T-RFLP profily) s použitím 

manhattanské metriky a profily byly zobrazeny Sammonovou projekcí, která byla 

provedena v prostředí R s využitím knihovny MASS (Venables a Ripley, 1997) 

 

 

4.5.7 Testování primerů pro gen kódující enzym celobiohydrolázu 

 

 

4.5.7.1 Izolace DNA z bakteriálních kmenů  

 

 

Z České sbírky mikroorganismů byly vybrány dva bakteriální kmeny Cellulomonas 

flavigena (Kellerman a McBeth, 1912) Bergey et al. 1923
AL

 (katalogové číslo CCM 1926
T
) 

a Nocardiopsis dassonvillei subsp. dassonvillei Meyer 1976
AL 

(katalogové číslo CCM 

2713
T
), které mají gen pro enzym celobiohydrolázu. Tyto kmeny byly vypěstovány 

v laboratoři na miskách s médiem, které bylo určené pro jednotlivé kmeny. Kmen 

Cellulomonas flavigena byl kultivován na médiu TSB při teplotě 30 °C, kultivace trvala 

pět dní. Kmen Nocardiopsis dassonvillei subsp. dassonvillei byl kultivován na médiu B15 

při teplotě 30 °C po dobu dvou dnů. Po nárůstu kultur na pevném médiu byly kultury 

přeneseny do tekutého média (TSB a B15), ve kterém byly inkubovány 48 hodin. 

Z vypěstované kultury bylo odstředěno veškeré médium tak, aby ve zkumavce zbyly pouze 

buňky. Z buněk byla izolována DNA pomocí komerční sady Wizard® Genomic DNA 

Purification Kit (Promega). Použitý postup byl mírně modifikován oproti protokolu 

doporučenému výrobcem. 

Do 2 ml zkumavek se šroubovacím víčkem bylo odváženo 250 mg skleněných 

kuliček o průměru 0,1 mm a 250 mg kuliček o průměru 0,5 mm. Zkumavky společně 

s kuličkami byly vysterilizovány a poté do nich byla přidána suspenze buněk společně 

s 600 µl Nuclei Lysis Solution. Obsah zkumavek byl homogenizován při 4600 kmitech za 

http://trex.biohpc.org/
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minutu po dobu 5 minut. Poté byly vzorky odstředěny na centrifuze 2 minuty při 

14 000 ×g. Do čistých zkumavek byl odebrán supernatant a zahřát na termobloku na 80 °C 

po dobu přibližně 5 minut. Poté byly vzorky ochlazeny na laboratorní teplotu. Ke vzorkům 

byly přidány 3 µl RNase Solution a vzorky byly pečlivě promíchány. Poté byly inkubovány 

30 minut při 37 °C a zchlazeny na laboratorní teplotu. Následně bylo přidáno 200 µl 

Protein Precipitation Solution. Zkumavky byly intenzivně promíchány několik vteřin na 

vortexu. Poté byly inkubovány 5 minut na ledu a odstředěny v centrifuze 3 minuty při 

14 000 ×g. Do čistých zkumavek byl odebrán supernatant, ke kterému bylo přidáno 600 µl 

isopropylalkoholu a vzorky byly promíchány. Poté byly centrifugovány 5 minut při 

14 000 ×g a při teplotě 4 °C. Po centrifugaci byla ve zkumavce jasně viditelná peleta DNA. 

Supernatant byl slit a peleta byla promyta 50 µl vychlazeného 80% etanolu. Poté byly 

vzorky centrifugovány 5 minut při 14 000 ×g a při teplotě 4 °C a byl slit etanol. Pelety 

DNA byly vysušeny ve vakuové odparce při 40 °C přibližně 15 minut. Nakonec bylo ke 

vzorku přidáno 100 µl TE
-1

 média a peleta byla rozpouštěna v termobloku 60 minut při 

teplotě 65 °C. Vzorky byly poté naneseny na elektroforézový gel, aby byl zjištěn výtěžek, 

a uloženy do –20 °C. 

 

 

4.5.7.2 Ověření a optimalizace podmínek pro navržené primery  

 

 

M. Gruntem byly navrženy tři primery pro ověření přítomnosti genu pro enzym 

celobiohydrolázu. Jako přímý primer byl navržen Cbh1F a jako zpětný primer byly 

navrženy dvě varianty: první – Cbh2R, který společně s Cbh1F amplifikoval úsek genu 

dlouhý 346 párů bází, a druhý – Cbh1qR, který společně s Cbh1F amplifikoval úsek genu 

dlouhý 183 párů bází. Přesné pořadí nukleotidů v jednotlivých primerech je uvedeno 

v tabulce 4.3.  

Byla provedena PCR reakce, pro kterou byla použita DNA izolovaná z kmenů 

Cellulomonas flavigena a Nocardiopsis dassonvillei subsp. dassonvillei. Předem bylo 

ověřeno, že tyto dva kmeny mají ve svém genomu gen pro celobiohydrolázu. Také bylo 

ověřeno, že reakce PCR s těmito vzorky DNA funguje i pro obecné bakteriální primery 

16Seu27F a 16Sac1114R. Složení PCR reakce bylo stejné, jako je uvedené v tabulce 4.2 

v kapitole PCR. 
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Jako teplota pro nasedání primerů byly vyzkoušeny celkem tři různé teploty (56 °C, 

60 °C a 66 °C). Vzhledem k ne úplně optimálním výtěžkům reakce byla použita 

polymeráza AccuPrime™ Taq DNA Polymerase. Také byl vyzkoušen protokol, při kterém 

je v každém z prvních deseti cyklů snížena teplota pro nasedání primerů o 1 °C. Přesný 

popis protokolu je uveden v tabulce 4.7. Tento protokol se nakonec ukázal jako nejlepší 

řešení při amplifikaci genu pro celobiohydrolázu.  

 

Tabulka 4.7: protokol PCR reakce  

krok teplota doba trvání počet opakování 

iniciace 94 ⁰C 5 minut 1× 

denaturace 94 ⁰C 1 minuta 

10× nasedání primerů 66 ⁰C - 56 ⁰C 50 sekund 

syntéza 72 ⁰C 90 sekund 

iniciace 94 ⁰C 5 minut 1× 

denaturace 94 ⁰C 1 minuta 

30× nasedání primerů 56 ⁰C 50 sekund 

syntéza 72 ⁰C 90 sekund 

syntéza 72 ⁰C 5 minut 1× 

 

 

4.5.7.3 Klonování 

 

 

Pro klonování bylo vybráno celkem šest vzorků, se kterými byla provedena PCR 

reakce s primery pro amplifikaci celobiohydrolázy. Pro klonování byl použit vzorek 

Nocardiopsis dassonvillei subsp. dassonvillei, kdy byly použity obě varianty primerů (pro 

delší i kratší produkt). Dále byl z obou lokalit L1 a L4 vybrán jeden vzorek bez ošetření 

a jeden vzorek z ošetření sláma se 100 mg.kg
-1

 kadmia. Reakce proběhla dle protokolu 

uvedeného v předchozí kapitole (4.5.7.2).  

Produkt PCR byl přečištěn pomocí komerční sady QIAquick® PCR Purification 

Kit. Klonování bylo provedeno pomocí komerční sady pGEM®-T Easy Vector System od 

společnosti Promega. K přečištěnému produktu byl přidán 1 µl vektoru, 1 µl ligázy a stejný 

objem pufru, jaký byl objem předchozích složek. Směs byla ponechána 60 minut 

v laboratorní teplotě. Poté byly zkumavky se vzorky přeneseny na led a přidáno 50 µl 
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kompetentních buněk (dodané s pGEM®-T Easy Vector), které byly uskladněny v -70 ⁰C. 

Vzorky byly inkubovány 20 minut na ledu, dále poté 1 minutu na termobloku při teplotě 

42 ⁰C a nakonec opět 2 minuty na ledu. Vzorky byly přeneseny do sterilních 10 ml 

zkumavek a ke každému vzorku bylo přidáno 950 µl SOC média, ve kterém byl přídavek 

50 µl 2M roztoku glukosy a 10 µl 2M roztoku síranu hořečnatého. Vzorky ve zkumavkách 

byly třepány 90 minut při teplotě 37 ⁰C a při 200 rpm. Poté byly vzorky naočkovány na 

předem připravené agarózové misky s LB médiem. Na misky byl předem přidán ampicilin 

do výsledné koncentrace 100 ng.ml
-1

, 100 µl 1M roztoku IPTG (váže se na lac represor 

a uvolní ho z lac operonu, což umožní přepis genů v lac operonu) a X-gal do výsledné 

koncentrace 30 µg.ml
-1

 (slouží jako substrát pro β-galaktosidázu). Přídavky X-gal a IPTG 

umožní rozlišit klony, u kterých byl produkt úspěšně vložen do vektoru od těch, kde se 

to nepovedlo. Pokud se gen celobiohydrolázy vloží správně do vektoru, naruší gen lac Z, 

který kóduje enzym β-galaktosidázu. Pokud je lac Z narušen, nemůže být gen 

transkribován a nemůže vznikat β-galaktosidáza. Jestliže se gen správně nevloží, 

lac Z se normálně přepíše a můžeme poté detekovat aktivitu β-galaktosidázy přidáním 

substrátu X-gal. Enzym β-galaktosidáza rozkládá X-gal za vzniku modré sloučeniny, proto 

kolonie u kterých se gen správně nevloží, jsou modré. Je tak možné tuto selekci využít pro 

určení kolonií, u nichž klonování proběhlo úspěšně. 

Pro každý vzorek byly použity 2 misky, na první bylo naočkováno 100 µl vzorku 

a na druhou misku zbytek kultury. Misky byly inkubovány 15 hodin při 37 ⁰C. 

 

 

4.5.7.4 Koloniová PCR 

 

 

Z vyrostlých kolonií bylo vybráno 50 bílých kolonií (selekce IPTG a X-gal), které 

byly přeneseny pomocí párátka do 20 µl sterilní destilované vody. Mikrozkumavky se 

vzorky byly poté vloženy do cycleru, kde byl spuštěn denaturační program (zahřátí na 

95 °C na 5 minut). Poté byla provedena polymerázová řetězová reakce. 

Polymerázová řetězová reakce byla provedena dle protokolu uvedeného v tabulce 

4.8. Jako forward primer byl použit pUC-M13F a jako reverse primer pUC-M13R. 

Sekvence primerů jsou uvedeny v tabulce 4.3. PCR reakce byla provedena v cycleru dle 

protokolu v tabulce 4.9. Poté byly vzorky naneseny na elektroforézový gel, kde byla 
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zkontrolována velikost fragmentů. Pokud byly produkty ve správné velikosti, byly poté 

přečištěny pomocí komerční sady QIAquick PCR Purification Kit dle návodu výrobce. 

 

Tabulka 4.8: Protokol koloniové PCR 

  objem na 1 vzorek reakce  koncentrace  

dH2O (sterilní) 14,8 μl   

pufr  2,5 μl   

dNTP 0,5 μl Koncentrace 10mM 

Přímý primer 1 μl Koncentrace 10µM 

Zpětný primer 1 μl Koncentrace 10µM 

polymeráza 0,2 µl   

DNA (vzorek po denaturaci) 5 µl   

 

Tabulka 4.9: protokol cycleru 

teplota čas počet opakování 

94 ⁰C 5 minut 1× 

94 ⁰C 1 minuta 

35× 54 ⁰C 50 sekund 

72 ⁰C 90 sekund 

72 ⁰C 5 minut 1× 

 

 

 

4.5.7.5 Sekvenace a zpracování výsledků 

 

 

Přečištěné vzorky klonů byly přeneseny do 96-ti jamkové destičky a byly odeslány 

do Macrogen Europe (Amsterdam, Nizozemsko), kde byly vzorky osekvenovány. Data 

byla poté zpracována v programu Chromas Lite (Technelysium, Brisbane, Austrálie), kde 

byla sekvence editována a byly z ní odstraněny části sekvence klonovacího vektoru. 

 Poté byly odstraněny sekvence, které se výrazně lišily počtem nukleotidů. Sekvence 

byly převedeny na sekvenci aminokyselin v programu BioEdit Sequence Alignment Editor 

v 7.0.5.3. Byly vyloučeny sekvence, u kterých byl uvnitř sekvence nalezen stop kodon, 

a následně ještě byly vyloučeny nesmyslné sekvence, tzv. chiméry. Sekvence byly 

zarovnány v programu Muscle v 3.6 (Edgar, 2004). Následující analýzy byly provedeny 

v programu Mothur v 1.32.1 (Schlos et al., 2009). Byly porovnány struktury společenstva 

v jednotlivých vzorcích metodou Libshuff vždy pro dva vzorky navzájem v obou směrech. 
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Dále byla provedena analýza OTU (operační taxonomické jednotky) s různou procentuální 

podobností sekvencí. Výsledky byly znázorněny Vennovými diagramy. 

 

 

4.5.8 Kvantitativní PCR 

 

 

4.5.8.1 Příprava standardu 

 

 

Pro výrobu standardu pro kvantitativní PCR byly použity kmeny Nocardiopsis 

dassonvillei subsp. dassonvillei a Streptomyces europaeiscabiei DMS 41802.  

S kmeny byla provedena PCR reakce, u kmenu Nocardiopsis dassonvillei subsp. 

dassonvillei s primery pro amplifikaci genu pro enzym celobiohydrolázu, u Streptomyces 

europaeiscabiei DMS 41802 s obecnými bakteriálními primery. Vzorky byly 

přečištěny sadou QIAquick® PCR Purification Kit a naklonovány do vektoru komerční 

sady pGEM®-T Easy Vector Systems od společnosti Promega. Klonování bylo provedeno 

podle protokolu popsaného v kapitole 4.5.8.3. Narostlé klony byly očkovány do sterilního 

tekutého LB média s přídavkem ampicilinu o koncentraci 100 µg.ml
-1

. Misky byly 

inkubovány 16 hodin při 37 °C za stálého třepání 200 rpm.  

Vzorky byly poté stočeny v centrifuze a bylo odlito médium, nakonec byly vzorky 

několikrát promyty destilovanou vodou. Z buněk byl následně izolován plazmid. 

 

 

4.5.8.2 Izolace plazmidu 

 

 

Izolace byla provedena podle protokolu komerční sady Wizard® Plus SV 

Minipreps DNA Purification System. K peletě buněk ve zkumavce bylo přidáno 250 µl 

Cell Resuspension Solution a obsah zkumavek byl promíchán. Poté bylo přidáno 10 µl  

Alkaline Protease Solution a vzorky byly opět pečlivě promíchány. Vzorky byly 

inkubovány 5 minut při laboratorní teplotě a bylo k nim přidáno 350 µl Neutralization 

Solution. Poté byly stočeny v centrifuze 10 minut při 14 000 ×g. Čistý lyzát byl odebrán do 

přiložených zkumavek s filtry, kde se zachytil vzorek. Poté bylo přidáno 750 µl Wash 
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Solution a vzorky byly centrifugovány 1 minutu při 14 000 ×g. Bylo přidáno dalších 250 µl 

Wash Solution a byla provedena centrifugace 2 minuty při 14 000 ×g. Nakonec byly filtry 

přeneseny do čistých zkumavek a na filtr bylo naneseno 100 µl sterilní destilované vody, 

která vymyla vzorek z filtru. Vzorky byly vloženy do centrifugy, stočeny 1 minutu při 

14 000 ×g a filtry byly odstraněny. Produkt izolace byl pro kontrolu nanesen na 

elektroforézový gel. Celkem byly připraveny 2 standardy pro kvantitativní PCR: standard 

pro určení enzymu celobiohydrolázy a pro bakteriální zastoupení. 

 

 

4.5.8.3 Štěpení restrikční endonukleázou SalI, SacI 

 

 

K 25 µl izolovanému plazmidu (množství v ng) bylo přidáno 2 µl BSA, 20 µl pufru 

a reakční objem byl doplněn do 200 µl sterilní destilovanou vodou. Poté bylo přidáno 

1,5 µl restrikčního enzymu SalI/SacI (SalI pro bakteriální standard, SacI pro 

celobiohydrolázu). Vzorky ve zkumavkách byly důkladně promíchány a inkubovány 

90 minut při 37 °C na termobloku. Poté bylo znovu přidáno 1,5 µl enzymu a za občasného 

promíchání byly vzorky inkubovány při 37 °C po dobu 90 minut. Před ukončením štěpení 

byl na elektroforézový gel nanesen 1 µl vzorku. Pokud byl vzorek na gelu jasně ohraničen, 

mohlo být štěpení ukončeno. Zastavení restrikce bylo provedeno zahřátím vzorků na 65 °C 

po dobu 20 minut. Poté byly vzorky přečištěny.  

 

 

4.5.8.4 Vytřepání fenolem 

 

 

Naštípaný produkt byl smíchán v poměru 1:1 se směsí 

fenol/chloroform/isoamylalkohol (poměr 25:24:1). Obsah zkumavek byl důkladně 

protřepán a vzorky byly centrifugovány 2 minuty při 6000 rpm. Byla odebrána 

vodná fáze, která byla dvakrát vytřepána jedenkrát takovým objemem směsi 

chloroform/isoamylalkohol (poměr 24:1). Po centrifugaci 2 minuty při 6000 rpm byla opět 

odebrána vodná fáze, ke které byla přidána 10 % objemu 3M octanu sodného a 70 % 

objemu izopropylalkoholu. Vzorky byly promíchány a inkubovány 30 minut na ledu. 

Následně byly vzorky centrifugovány při teplotě 4 °C po dobu 20 minut při 10 000 ×g. Po 
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centrifugaci byl slit supernatant a viditelná peleta vzorku byla promyta 100 µl 

vychlazeného 70% etanolu. Poté byly vzorky znovu centrifugovány při teplotě 4 °C po 

dobu 10 minut při 10 000 ×g, byl slit etanol a vzorky byly vysušeny při 40 °C ve vakuové 

odparce. Nakonec bylo ke vzorkům přidáno 100 µl 10mM roztoku Tris (pH 8) a DNA byla 

rozpouštěna 60 minut při teplotě 60 °C. Poté byl nanesen 1 µl vzorku na elektroforézový 

gel, kde byla stanovena koncentrace standardu. Vzorek byl rozdělen na alikvoty po 10 µl, 

které byly uloženy do -80 °C.  

 

 

4.5.8.5 Kvantitativní PCR 

 

 

Byla namíchána reakční směs, složení reakční směsi pro jeden vzorek je uvedeno 

v tabulce 4.10. Pro každý běh reakce byla namíchána ředící řada standardu. Celkem byly 

připraveny tři různé reakce. V první byl stanovován počet kopií genu pro enzym 

celobiohydrolázu. Na tuto reakci byly použity primery Chb1F a Cbh2R, jejichž sekvence 

je uvedena v tabulce 4.3., jako standard byl použit standard naklonovaný z kmenu 

Nocardiopsis dassonvillei subsp. dassonvillei. V druhé reakci byl sledován počet kopií 

genu pro bakteriální 16S rRNA, proto byly použity obecné bakteriální primery Eub338F 

a Eub518R. Pořadí nukleotidů v těchto primerech je uvedeno v tabulce 4.3. Standard byl 

připraven naklonováním genu pro 16S rRNA z kmene Streptomyces europaeiscabiei DMS 

41802 (Daniel, 2013). Třetí reakce byla připravena pro sledování počtu kopií genu pro 

16S rRNA u aktinobakterií. Byl použit tentýž standard jako pro sledování zastoupení 

bakterií, byly použity primery Actino235F a Eub518R (sekvence je v tabulce 4.3).  

 

Tabulka 4.10: Složení reakce qPCR 

  objem na 1 vzorek reakce  koncentrace 

PCR master mix (Pomega) 7,5 µl   

Přímý primer 0,3 µl Koncentrace 10µM 

Zpětný primer 0,3 µl Koncentrace 10µM 

dH2O sterilní 1,9 µl   

 

Do každé jamky v 96-ti jamkové destičce určené pro kvantitativní PCR bylo 

přidáno 10 µl namíchané směsi. Vždy 2 řádky v destičce (po osmi jamkách) byly 
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vyčleněny na standard, který byl nanášen v ředící řadě. V první jamce byla nanáška 10 ng 

standardu, v druhé nanáška 1 ng a dále až do sedmé jamky byla nanáška vždy desetkrát 

menší. Osmá jamka byla bez přídavku jako negativní kontrola. Totéž bylo naneseno do 

druhé řádky určené pro standard. Vzorky DNA byly naneseny vždy ve třech opakováních, 

nanáška DNA byla celkem 5 µl vzorku o koncentraci přibližně 1 ng.µl
-1

.  

Rozpis reakce pro amplifikaci genu pro celobiohydrolázu je popsán v tabulce 4.11. 

Pro reakci stanovení počtu kopií genu 16S rRNA bakterií a aktinobakterií byl použit stejný 

protokol uvedený v tabulce 4.12. Po ukončení reakce byla data dále zpracována. 

Data byla nejprve upravena přímo v programu StepOne Software v 2.2.2, kde byla 

zkontrolována křivka standardu, jejíž směrnice se pohybuje kolem hodnoty -3,3. Podle 

křivky lze určit, jestli byl standard správně naředěn a zda nedošlo k chybě při přípravě. Při 

správné přípravě standardu leží všechny body na přímce, která má směrnici přibližně -3,3. 

Body by měly ležet ve stejných vzdálenostech od sebe. Vycházíme totiž z předpokladu, že 

v ideálním případě by produkt vznikal se stoprocentní účinností a směrnice je tak -3,3. 

Pokud hodnota směrnice poroste, tudíž přímka má vyšší sklon, tak produkt nevzniká 

s dostatečnou účinností. Jak již bylo zmíněno, na každé destičce jsou dva řádky vyčleněny 

pro standard právě proto, aby jejich hodnoty byly porovnány a zabránilo se vytvoření 

chybné směrnice. Dále byla kontrolována křivka tání, která by měla být pro všechny 

vzorky zhruba stejná. Pokud by křivka tání měla více vrcholů nebo by teplota tání byla 

příliš nízká, znamenalo by to, že nevzniká správný produkt. 

Poté byla data exportována do programu MS Excel. Pro další výpočty byla důležitá 

především hodnota „quantity“, která je výsledkem reakce a je to množství templátové 

DNA udávané v ng. Z této hodnoty byl vypočten počet kopií v reakční směsi, kdy hodnota 

kvantity byla vynásobena počtem kopií na 1 ng standardu. Dále pak byl vypočten počet 

kopií na gram půdy. Pří výpočtu této hodnoty bylo počítáno s hodnotami: počet kopií 

v reakční směsi, ředění templátu pro kvantitativní PCR, objem, do kterého byla izolovaná 

DNA rozpuštěna, množství půdy, ze které byla DNA izolována, a objem DNA, který byl 

přidán do reakce. Výsledná hodnota představuje počet kopií genu bakterií nebo 

aktinobakterií na gram půdy. Každý vzorek byl změřen ve třech technických opakováních, 

ze kterých byl vypočten průměr. Pro každé ošetření byly měřeny čtyři vzorky, z jejichž 

hodnot byl vypočítán průměr a směrodatná odchylka, tyto hodnoty byly vyneseny do grafu.  
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Tabulka 4.11: Protokol reakce pro amplifikaci genu celobiohydrolázy 

krok  teplota doba trvání počet opakování 

iniciace 95 ⁰C  10 minut  1× 

denaturace 95 ⁰C 15 sekund 

45× nasedání primerů 56 ⁰C 30 sekund 

syntéza 72 ⁰C 30 sekund 

denaturace 95 ⁰C 15 sekund 1× 

nasedání primerů 56 ⁰C 60 sekund 1× 

syntéza 72 ⁰C 15 sekund 1× 

 

 

Tabulka 4.12: Protokol reakce pro amplifikaci genu 16S rRNA 

krok  teplota doba trvání počet opakování 

iniciace 95 ⁰C  10 minut  1× 

denaturace 95 ⁰C 15 sekund 

45× nasedání primerů 60 ⁰C 30 sekund 

syntéza 72 ⁰C 30 sekund 

denaturace 95 ⁰C 15 sekund 1× 

nasedání primerů 60 ⁰C 60 sekund 1× 

syntéza 72 ⁰C 15 sekund 1× 

 

 

4.5.9 Stanovení složení společenstva sekvenací části genu pro 16S rRNA 

 

 

4.5.9.1 Příprava vzorků 

 

 

Pro sekvenaci byla potřeba přibližná koncentrace 30 ng.µl
-1

. Vzorek DNA byl 

naředěn na požadovanou koncentraci do sterilní destilované vody na konečný objem 50 µl. 

Vzorky byly přeneseny do speciálních transportních zkumavek GenTegra™-DNA od 

společnosti GenTegra™ (Pleasanton, USA), kde se nacházelo transportní médium. 

Médium má ochrannou funkci, vzorky tak mohou být transportovány bez rizika poškození 

a mohou být uchovávány při laboratorní teplotě. Vzorky byly důkladně promíchány, aby se 

propojily s transportním médiem, a poté byly vysušeny ve vakuové odparce při teplotě 
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40 °C po dobu 180 minut. Vzorky pak byly odeslány do University of Illinois (Chicago, 

USA), kde byly zpracovány na sekvenátoru MiSeq (Illumina, San Diego, USA). 

 

 

 4.5.9.2 Zpracování výsledků sekvenování  

 

 

Byly sekvenovány úseky genu pro 16S rRNA obsahující variabilní oblast V4 

o délce 253 pb v pozici 534 - 786 (číslování podle E. coli). Soubory sekvencí byly 

zpracovány v programu Mothur v. 1.32.1. podle standardního operačního postupu MiSeq 

SOP (MiSeq Standard Operating Procedure, http://www.mothur.org/wiki/MiSeq_SOP; 

Kozich et al., 2013). K odstranění chimerních sekvencí byl použit integrovaný program 

Uchime (Edgar et al., 2011). Sekvence byly zarovnány podle referenčního alignmentu z 

databáze Silva (Quast et al., 2013). Pro taxonomické zařazení byla použita data z databáze 

Ribosomal Database Project (16S rRNA training set v. 9; Cole et al., 2014). Poté byla data 

zpracována v tabulkovém editoru MS Excel a vynesena do grafu. 
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5 Výsledky 
 

 

5.1 Respirace 

 

 

Byla provedena dvě měření, kdy v prvním pokusu byl sledován vliv respirace obou 

vybraných lokalit na přídavek znečišťujícího kovu v různých koncentracích, jako těžký 

kov bylo vybráno kadmium. Ve druhém pokusu pak kromě přídavku různých koncentrací 

kadmia byly testovány dva substráty, celobióza a sláma. 

 

 

5.1.1 Respirace s přídavkem kadmia 

  

 

Jak již bylo výše zmíněno, v prvním pokusu byly přidávány různé koncentrace 

kadmia. Každé ošetření bylo změřeno v šesti opakováních. Přesné ošetření jednotlivých 

vzorků je shrnuto v tabulce 5.1. Ze změřených dat byla vypočtena průměrná hodnota 

spotřeby kyslíku pro každé ošetření. Pro výpočet průměrné spotřeby kyslíku byla použita 

data změřená v rozmezí 50 – 250 hodin. Hodnoty před touto hranicí nebyly pro výpočet 

použity, protože v té době se respirace teprve rozbíhá a tyto hodnoty by mohly mít 

nepříznivý vliv na celý výpočet. Naopak hodnoty po 250. hodině mohou být také 

zkresleny, protože společenstvu může docházet substrát. Data spolu se směrodatnou 

odchylkou byla vynesena do grafu, který je na obrázku 5.3. Na obrázku 5.1 je graf, na 

kterém jsou zaznamenány všechny hodnoty respirace pro jeden vybraný vzorek. 

V ideálním případě jsou křivky pro všechna opakování v jednom ošetření podobné. Pokud 

se některé křivky pro jednotlivé vzorky v jednom ošetření lišily, respektive hodnota 

respirace byla výrazně nižší než u jiných, byly tyto vzorky vyřazeny z další analýzy. Tento 

případ je vidět na obrázku 5.2. 
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Tabulka 5.1: Ošetření jednotlivých vzorků 

lokalita číslo vzorku přídavek kadmia 

louka 1 1-6  0 mg.kg
-1

 

louka 1 7-12 1 mg.kg
-1

  

louka 1 13-18 10 mg.kg
-1

  

louka 1 19-24 100 mg.kg
-1

  

louka 1 25-30 1000 mg.kg
-1

  

louka 4 31-36  0 mg.kg
-1

 

louka 4 37-42 1 mg.kg
-1

  

louka 4 43-48 10 mg.kg
-1

  

louka 4 49-54 100 mg.kg
-1

  

louka 4 55-60 1000 mg.kg
-1

  

 

Obrázek 5.1: Záznam respirace pro jeden vybraný vzorek 
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Obrázek 5.2: Graf respirace pro vzorky se stejným ošetřením 

 

 

Obrázek 5.3: Graf měření respirace s přídavky kadmia 
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Z grafu vyplývá, že lokalita L1 (více kontaminovaná) má vyšší hodnoty respirace 

než lokalita L4. U lokality L1 je vidět, že respirace byla utlumena až při nejvyšší 

koncentraci kadmia (1000 mg.kg
-1

), obdobně tomu bylo i u lokality L4. Hodnoty respirace 

u ostatních ošetření jsou u L1 přibližně stejné, zatímco u L4 mírně narůstají až ke 

koncentraci 100 mg.kg
-1

. 

 

 

5.1.2 Respirace s přídavkem kadmia a substrátů 

 

 

V druhém respiračním pokusu byly ke vzorkům půdy kromě různých koncentrací 

kadmia přidány dva substráty - celobióza a sláma. Přesné ošetření jednotlivých vzorků je 

uveden v tabulce 5.2. Pro obě lokality byl změřen shodný počet vzorků. Po změření 

respirace byla opět vypočtena průměrná spotřeba kyslíku pro jednotlivá ošetření. Jako 

u předchozího pokusu bylo počítáno s hodnotami naměřenými po padesáté hodině od 

počátku měření. Opět byly vyloučeny vzorky s výrazně se lišící hodnotou respirace a data 

byla vynesena do grafu – obrázek 5.3.  

 

Tabulka 5.2: Ošetření jednotlivých vzorků, pro obě lokality měly vzorky stejné číslování, 

pouze vždy bylo k číslu přidáno označení lokality – L1 nebo L4 

číslo vzorku  přídavek kadmia přídavek substrátu 

1-5 0 mg.kg
-1

 bez přídavku  

6-10 10 mg.kg
-1

 bez přídavku  

11-15 100 mg.kg
-1

 bez přídavku  

16-20 1000 mg.kg
-1

 bez přídavku  

21-25 0 mg.kg
-1

 3 g celobiózy 

26-30 10 mg.kg
-1

 3 g celobiózy 

31-35 100 mg.kg
-1

 3 g celobiózy 

36-40 1000 mg.kg
-1

 3 g celobiózy 

41-45 0 mg.kg
-1

 3g slámy 

46-50 10 mg.kg
-1

 3g slámy 

51-55 100 mg.kg
-1

 3g slámy 

56-60 1000 mg.kg
-1

 3g slámy 
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Obrázek 5.3: Graf měření respirace s přídavky kadmia a substrátů 

 

Při měření s různými koncentracemi kadmia a navíc s přídavky substrátů je vidět, 

že při přídavku celobiózy se hodnoty respirace výrazně zvýší. To je především způsobeno 

jednoduchou strukturou celobiózy, která je tak snadno dostupným zdrojem energie pro 

mikroorganismy. Avšak i zde můžeme pozorovat podobné trendy jako v předchozím 

pokusu. Celobióza jako snadno rozložitelný substrát jen zvýrazňuje hodnoty respirace. 

Respirace lokality L1 s přídavkem celobiózy se zvyšuje až do nejvyšší koncentrace, 

naopak u ošetření slámou spíše klesá. Všechny naměřené hodnoty respirace u L4 jsou, 

především ve vzorcích ošetřených substráty, signifikantně nižší než u L1. U nejvyšší 

koncentrace kadmia je u L4 ve všech ošetřeních a u L1 kromě ošetření celobiózou vidět 

pokles respirace.  

 

 

5.2 Fragmentační analýza 

 

 

Analýza polymorfismu délky terminálního restrikčního fragmentu byla provedena 

pro obě výše popsaná respirační měření. Z každé série opakování byla vybrána vždy tři, ze 
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kterých byla izolována DNA a následně s nimi byla provedena analýza T-RFLP profilů pro 

aktinobakterie. 

 

 

5.2.1 Fragmentační analýza vzorků po inkubacis přídavkem kadmia 

 

 

Na obrázku 5.4 jsou Sammonovou projekcí znázorněny T-RFLP profily 

aktinobakterií u vzorků obou lokalit. Pro tuto analýzu byly použity vzorky ošetřené 

různými koncentracemi kadmia.  

  

Obrázek 5.4: T-RFLP profily obou lokalit po ošetření kadmiem 

 

 

5.2.2 Fragmentační analýza vzorků po inkubaci s přídavkem kadmia a 

substrátů 

 

 

Se vzorky druhého respiračního pokusu byla také provedena analýza T-RFLP pro 

aktinobakterie. Na obrázku 5.5 jsou znázorněny profily lokality L1 a vzorky jsou odlišeny 

Louka 1 

Louka 4 
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dle ošetření různými substráty. Profily lokality L4 jsou znázorněny na obrázku 5.6, je 

použito stejné odlišení přídavků různých substrátů.  

 

Obrázek 5.5: T-RFLP profily lokality Louka 1 s odlišením použitých substrátů 

 

 

Na obrázku 5.5 je poměrně zřetelně vidět, jak se vzorky po jednotlivém ošetření 

substráty shlukují. Nejvíce asi tento jev můžeme pozorovat u ošetření celobiózou, tyto 

vzorky jsou odděleny od ostatních vzorků. Vzorky se slámou a bez přídavku substrátů již 

tak dobře odděleny nejsou, jsou lehce promíchány, ale i tam je vidět trend oddělení vzorků 

s různým ošetřením. Můžeme tedy říci, že přídavek substrátu má vliv na složení 

společenstva aktinobakterií v půdě kontaminované těžkými kovy. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Louka 1 
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Obrázek 5.6: T-RFLP profily lokality Louka 4 s odlišením použitých substrátů 

 

U profilu druhé lokality je velmi dobře vidět oddělní vzorků, ke kterým nebyl 

přidán žádný substrát. Vzorky po ošetření slámou a celobiózou jsou také od sebe odděleny, 

ale tato separace není tak výrazná jako u vzorků bez přídavku substrátu.  

 

 

5.3 Ověření primerů pro amplifikaci genu kódujícícho celobiohydrolázu 

  

 

Pro navržené primery pro amplifikaci genu celobiohydrolázy bylo nejprve 

provedeno několik PCR reakcí, kdy byly vyzkoušeny různé teploty nasedání primerů. 

V každé reakci byla nanesena kontrola s primery pro amplifikaci části genu pro 16S rRNA 

aktinobakterií, aby byla vyloučena chyba při přípravě reakční směsi nebo způsobená 

nekvalitním templátem. Poté, co byly optimalizovány podmínky pro PCR reakci, bylo 

provedeno klonování. Do vektoru byl naklonován produkt PCR reakce, tedy část genu pro 

celobiohydrolázu. Sekvenováním byla ověřena správnost produktu PCR reakce. 

Klonovány byly čtyři různé vzorky vybrané z obou lokalit s různým ošetřením. Aby byly 

výsledky statisticky průkazné, bylo z každého vzorku na sekvenaci odesláno alespoň 

padesát klonů. Přehled klonů, které byly buďto špatně sekvenovány nebo jejichž sekvence 

nebyla dostatečně dlouhá či byla nesmyslná, je uveden v tabulce 5.3. Sekvence byly 

Louka 4 
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vyhodnoceny porovnáním s databázi NCBI (http://www.ncbi.nlm.nih.gov/) vyhledávacím 

protokolem BLAST (Basic Local Alignment Search Tool).  

 

Tabulka 5.3: Zpracování  

vzorek ošetření 
počet sekvenovaných 

klonů 

počet vyřazených 

klonů 

H1 (L1vz. 1) bez ošetření 54 4 

H51 (L1 vz. 51) sláma, 100 mg.kg
-1

 Cd 54 4 

L5 (L4 vz. 5) bez ošetření 56 1 

L53 (L4 vz. 53) sláma, 100 mg.kg
-1

 Cd 61 12 

 

 

5.3.1 Analýza Libshuff 

 

 

Porovnání struktury společenstva bylo provedeno analýzou Libshuff, kdy jsou vždy 

porovnávány dva vzorky navzájem, na základě matice vzdáleností jejich sekvencí. 

Výstupem jsou dvě hodnoty, nejprve, kdy je první vzorek porovnáván k druhému 

a naopak. Pokud alespoň jedna hodnota porovnání je signifikantní, znamená to, že je rozdíl 

mezi společenstvy. Výsledky jsou uvedeny v tabulce 5.4. Pro větší přehlednost jsou vzorky 

z více kontaminované lokality L1 označeny písmenem H (high) a vzorky z méně 

kontaminované L4 písmenem L (low).  

 

Tabulka 5.4: Porovnání struktura společenstva 

porovnání dCXYScore Significance 

H1-L5                0.01233187 0.0002 

L5-H1                0.02299702 <0.0001 

      

H51-L53              0.00171228 0.2729 

L53-H51              0.01491378 0.0002 

      

L5-L53               0.00139254 0.3119 

L53-L5               0.00141729 0.3753 

      

H1-H51               0.00121525 0.3241 

H51-H1               0.00248535 0.0885 

 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/
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Nejprve byly porovnány vzorky bez ošetření H1 a L5. Analýza ukázala, že je 

statisticky průkazné odlišení genů obou lokalit. Poté byly porovnány vzorky obou lokalit 

se stejným ošetřením. První hodnota sice signifikantní není, ale druhá ano, což znamená, 

že rozdíl mezi oběma lokalitami je průkazný. Při porovnání dvou vzorků z jedné lokality 

(L5 s L53 i H1 s H51) hodnota rozdílu signifikantní není, tudíž společenstvo po ošetření se 

nelišilo genem pro celobiohydrolázu. 

 

 

5.3.2 Analýza OTU 

 

 

Následně byla provedena analýza OTU, kdy jednotlivé sekvence byly zařazeny do 

operačních taxonomických jednotek s různým procentem podobnosti. Celkem byla 

provedena tři porovnání v několika různých procentuálních podobnostech. Data byla 

vynesena do Vennových diagramů. Pro každou dvojici vzorků jsou vždy uvedeny dva 

diagramy, které srovnávají podobnost při OTU definovaných na úrovni podobnosti 97 % 

a 80 %. 

  

Obrázek 5.7: Vennovy diagramy pro vzorky bez ošetření, na obrázku je vidět počet 

unikátních OTU definovaných na úrovni 97 % (A) a 80 % (B). 

 

 

 

 

Z obrázku vyplývá, že při porovnání vzorků bez ošetření z obou lokalit při úrovni 

podobnosti OTU na 97 % je více sekvencí genu celobiohydrolázy pro více znečištěnou 

půdu a společných sekvencí je poměrně málo. Při snižování úrovně podobnosti OTU až na 

A 

 

B 
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80 % dochází ke zvyšování počtu odlišných OTU u méně kontaminované lokality a počet 

u více kontaminované lokality se snižuje. 

 

Obrázek 5.8: Porovnání vzorků více kontaminované lokality, podobně jako na předchozím 

obrázku na obrázku A je zobrazení vzorků na úrovni podobnosti OTU 97 % a na obrázku 

B na úrovni podobnosti OTU 80 % 

 

 

 

 

Na obrázku je vidět porovnání u jedné lokality s různým ošetřením. Na úrovni 

podobnosti 97 % je více odlišných OTU u ošetření bez přídavku. Podobně jako 

u předchozího diagramu se při snížení úrovně podobnosti OTU snížil počet odlišných OTU 

u vzorku bez přídavku a naopak relativně zvýšil počet u vzorku ošetřeného slámou 

a koncentrací kadmia 100 mg.kg
-1

.  

 

Obrázek 5.9: Porovnání vzorků méně kontaminované lokality, na obrázku A je porovnání 

sekvencí genu pro celobiohydrolázu na úrovni podobnosti OTU 97 % na obrázku B na 

úrovni podobnosti 80 % 

  

 

A B 

A B 
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 Na diagramu vlevo, kdy byly OTU definovány na úrovni podobnosti 97 %, je vidět 

stejný trend jako u předchozího obrázku. Počet odlišných sekvencí u vzorku bez přídavku 

je vyšší než u ošetřeného vzorku. Avšak při snížení podobnosti v rámci OTU na úroveň 

80 % je zde stále vyšší počet odlišných OTU u neošetřeného vzorku. 

 

 

5.4 Kvantitativní PCR 

 

 

 Celkem byla provedena tři různá stanovení. Jak již bylo zmíněno v metodice, pro 

stanovení qPCR je důležitá správná kalibrační křivka standardu, kdy jednotlivé body 

ředění musí být zhruba ve stejných rozestupech (ředění vždy desetkrát). Příklad kalibrační 

křivky je znázorněn na obrázku 5.10. Všechny body připraveného standardu by po 

proběhnutí reakce měly ležet na přímce o směrnici přibližně -3,3. Neméně důležitou 

kontrolou celé analýzy je správná teplota tání všech vzorků. Křivka teplot tání je na 

obrázku 5.11. 

 

Obrázek 5.10: Křivka standardu pro qPCR 
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Obrázek 5.11: Křivka teplot tání 

 

 

 

5.4.1 Stanovení zastoupení genu pro celobiohydrolázu 

 

 

Reakce byla připravena s primery Cbh1R a Cbh2R pro amplifikaci genu pro 

celobiohydrolázu dle schématu popsaného v kapitole 4.5.8.5. Naměřená kalibrační křivka 

standartu měla směrnici kolem hodnoty -6,8, což znamená, že reakce neprobíhá 

s dostatečnou účinností. Je zobrazena na obrázku 5.13. Na křivce tání je vidět, že teplota 

není jednotná a je nižší než by měla být (obrázek 5.14). Obojí naznačilo nedostatečnou 

účinnost primerů a tvorbu nespecifických produktů. Produkt reakce byl nanesen na 

elektroforézvý gel (obrázek 5.12). V reakci vznikal správně velký produkt vzorků půdní 

DNA, ale spolu s nespecifickými, převážně kratšími, fragmenty. Nedostatečná účinnost 

reakce může být způsobena příliš velkým rozdílem teploty tání jednotlivých primerů nebo 

příliš krátkou sekvencí primerů. 
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Obrázek 5.12 Elektroforézový gel produktů qPCR pro gen celobiohydrolázy 

 

 

Obrázek 5.13: Křivka standardu pro qPCR pro gen celobiohydrolázy 
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Obrázek 5:14: Křivka tání vzorků a standardu  

 

 

 

5.4.2 Stanovení počtu bakterií a aktinobakterií 

 

 

 Obdobně byla připravena reakce pro amplifikaci genu 16S pro rRNA bakterií 

a aktinobakterií. Kalibrační křivka i teplota tání byly v pořádku. Všechny vzorky byly 

změřeny ve třech opakováních, pro každé ošetření byly použity čtyři vzorky. Nejprve byl 

vypočten průměr ze třech technických opakování, a poté ze čtyř vzorků průměr pro každé 

ošetření. Data byla vynesena do sloupcového grafu. Obrázek 5.15 znázorňuje zastoupení 

bakterií a obrázek 5.16 zastoupení aktinobakterií. 
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Obrázek 5.15: Počet bakterií na gram půdy 

 

  

 

Graf ukazuje, že zastoupení bakterií se u jednotlivých lokalit liší hlavně při ošetření 

celobiózou, kdy vzrostl počet bakterií v lokalitě L1 do koncentrací kadmia 100 mg.kg
-1

, 

poté při nejvyšší koncentraci počet bakterií klesl. Při ošetření slámou jsou hodnoty u obou 

lokalit zhruba stejné. U vzorků bez přídavku substrátu jsou hodnoty lokality L1 o něco 

málo vyšší a jsou poměrně vyrovnané, výraznější snížení se ukázalo u lokality L4 po 

přídavku kadmia a koncentraci 100 mg.kg
-1

. 
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Obrázek 5.16: Počet aktinobakterií na gram půdy 

 

 

Z grafu vyplývá, že počet aktinobakterií je v lokalitě více zatížené přibližně 

dvojnásobný než v lokalitě L4. Zajímavé je, že u ošetření celobiózou se zvýšením 

koncentrace kadmia se zvyšuje i respirace, naopak počet aktinobakterií se rostoucí 

koncentrací kadmia u ošetření celobiózou snižuje. Tento trend můžeme pozorovat 

především u lokality L1. 

Na obrázku 5.17 je znázorněn procentuální podíl aktinobakterií v jednotlivých 

ošetřeních.  Je vidět, že v lokalitě L1 (více znečištěné) je procentuální zastoupení vyšší než 

u méně znečištěné lokality L4. Z grafu je také patrné, že u L1 se při ošetření celobiózou 

procentuální zastoupení snížilo. U L4 se procentuální zastoupení snížilo s přídavkem 

celobiózy i slámy. 
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Obrázek 5.17: Podíl aktinobakterií v obou lokalitách 

 

   

Z grafu vyplývá, že procentuální zastoupení aktinobakterií je vyšší u více 

znečištěné lokality L1. 

 

 

5.5 Analýza společenstva  

 

 

 Sekvenovány byly vzorky DNA, izolované z půdy ošetřené kadmiem a substráty. 

Analýza byla provedena se vzorky po ošetření kadmiem o koncentraci 100 a 1000 mg.kg
-1

 

bez přídavku substrátu i s přídavky substrátů a pro kontroly bez přídavku kadmia. Složení 

společenstev bakterií na úrovni kmenů jsou zobrazena na obrázcích 5.18 a 5.19 
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Obrázek 5.18: Procentuální zastoupení bakteriálních kmenů v lokalitě více kontaminované 

 

 

 

U více znečištěné lokality je vidět zvýšení zastoupení kmene Firmicutes u vzorků 

ošetřených celobiózou, u těchto vzorků byl také zaznamenán nárůst podílu kmene 

Actinobacteria. U vzorků s přídavky obou substrátů je vidět nárůst podílu u kmene 

Bacteroidetes.  
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Obrázek 5.19: Procentuální zastoupení bakteriálních kmenů u méně znečištěné lokality 

 

 

 

Složení bakteriálního společenstva u méně kontaminované lokality se liší celkovým 

nižším zastoupením kmene Actinobacteria a Bacteroidetes. Nárůst podílu je oproti 

kontaminovanější lokalitě u Proteobacteria. Celkově se u této lokality v jakémkoliv 

ošetření žádný z kmenů výrazně neliší, tak jak to bylo vidět v grafu 5.18 pro více 

znečištěnou lokalitu. 

Dále pak byla provedena analýza na úrovni čeledí aktinobakterií, data jsou uvedena 

v grafech na obrázcích 5.20 a 5.21. 
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Obrázek 5.20: Diverzita aktinobakterií ve více kontaminované půdě 
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Obrázek 5.21: Diverzita aktinobakterií v méně kontaminované půdě 
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Z obrázků diverzity aktinobakterií je vidět, že u více kontaminované lokality se 

výrazně zvýšilo zastoupení čeledi Micrococcaceae při ošetření celobiózou a mírně též 

u ošetření slámou, podobný efekt je vidět u méně kontaminované půdy, ale nárůst není tak 

velký. U více znečištěné lokality byl zaznamenán nárůst Cellulomonadaceae ve vzorcích 

inkubovaných s přídavkem slámy. Ve všech vzorcích více znečištěné lokality bez ohledu 

na ošetření byl pozorován pokles podílu Thermomonosporaceae. 
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6 Diskuze 
 

 

 

Naměřené hodnoty respirační aktivity in vitro ukazují, že hodnoty respirace lokality 

L1, tedy více kontaminované, jsou vyšší než hodnoty lokality L4 (méně kontaminované). 

U pokusu s přídavky kadmia je to zřetelné až do přídavku 100 mg.kg
-1

  kadmia, kde se 

hodnoty vyrovnávají, a u koncentrace kadmia 1000 mg.kg
-1

 je hodnota respirace L1 o málo 

nižší než hodnota L4. Při měření respirace s přídavky kovu společně se substráty slámou a 

celobiózou jsou rozdíly u vzorků bez přídavku substrátu velmi malé, avšak po přidání 

celobiózy hodnoty respirace L1 výrazně rostou se zvyšováním koncentrace kadmia až do 

1000 mg.kg
-1

. Naopak u méně znečištěné lokality je při nejvyšší koncentraci kadmia patrný 

pokles respirační aktivity. U vzorků inkubovaných se slámou jsou hodnoty L1 také vyšší a 

je zde vidět nepatrný trend snížení respirace směrem k vyšším koncentracím kadmia, u L4 

je trend podobný, jen jsou hodnoty celkově nižší.  

Velmi zajímavá je hodnota respirace u lokality L1 v případě ošetření celobiózou 

a nejvyšší koncentrací kadmia. Pravděpodobně to může být důkaz schopnosti 

mikroorganismů ve více zatížené lokalitě adaptovat se na nepříznivé podmínky či dokonce 

použít svoji odolnost proti vysoké koncentraci kadmia jako výhodu oproti ostatním 

druhům. 

Vyšší respirační aktivitu společenstva v půdě s vyšší kontaminací popsali také ve 

své studii Chander a Brookes (1991), kteří přidávali k půdě jednoduchý i komplexní 

substrát. Ke stejnému výsledku dospěl i Fliessbach a kol. (1994), kteří popsali zvýšení 

respirace se zvyšující se koncentrací těžkých kovů. Naopak Brookes (1995) zjistil snížení 

produkce oxidu uhličitého až o 30% v přítomnosti zvýšené koncentrace mědi, niklu, zinku 

a kadmia.  

Další studie se zabývala šestnácti různými vzorky půdy s odlišným pH z okolí lomu 

v centrálním Tibetu (Zhang et al., 2010). Koncentrace těžkých kovů naměřené na lokalitě 

byly u kadmia, zinku, mědi a olova různé, ale přibližná celková koncentrace kadmia se 

pohybovala v rozsahu 3,7 – 59,4 mg.kg
-1

, což jsou hodnoty, kterých jsem dosahovala i já 

při svých respiračních měření. Jako v mém měření zaznamenali vyšší hodnotu bazální 

respirace u více znečištěných vzorků Zhang a kol. (2010). Mikanová (2006) se domnívá, že 

mikroorganismy více zatížené znečištěním potřebují více energie na přežití.  

Khan a Scullion (2000) se domnívají, že dostupnost kovu je řízena fyzikálně-

chemickými vlastnostmi půdy. Vliv kontaminace těžkými kovy na respirační aktivitu 
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půdního společenstva mohou ovlivnit i jiné faktory, například půdní typ, pH nebo obsah 

organické hmoty. Tyto závislosti by mohly vysvětlovat různé výsledky naměřené 

v různých lokalitách.  

Studie Chena a kol. (2014) se zaměřila právě na různé typy půd. U písčité půdy 

s nižší hodnotou kontaminace byla naměřena nejvyšší hodnota respirace. Pokles zhruba 

o 30 % zaznamenali u jílovité půdy, které byla více znečištěná.  

Fragmentační analýza ukázala, že společenstvo aktinobakterií se na obou lokalitách 

liší. U více kontaminované lokality bylo zaznamenáno odlišení vzorků po přídavku 

celobiózy, což můžeme porovnat i s výsledkem respirace, která se u vzorků více 

kontaminované lokality ošetřených celobiózou zvýšila. U lokality méně znečištěné se 

naopak oddělily vzorky bez ošetření. Analýza také ukázala, že profily obou lokalit se od 

sebe liší a jednotlivé vzorky lokality více znečištěné jsou od sebe více vzdáleny než vzorky 

méně kontaminované, které tvoří kompaktnější útvar. To může být způsobeno tím, že vyšší 

kontaminace kovy pravděpodobně narušuje kompaktnost společenstva a má vliv na jeho 

funkci, a tak je společenstvo méně stabilní a odolné proti dalším stresovým faktorům. 

U lokality méně zatížené je nižší rozptyl vzorků, tudíž společenstvo není tak narušené a je 

více stabilní. 

Výsledky lze porovnat s výsledky studie Sullivana a kol. (2013). Ti se zaměřili na 

změnu bakteriálního společenstva v závislosti na koncentraci těžkých kovů. Jejich T-RFLP 

analýza ukázala, že při vyšší koncentraci kovů došlo k posunu bakteriálního společenstva, 

zároveň ale také sledovali hodnoty pH půdy. Hodnoty celkové koncentrace kovů v půdě 

byly v rozsahu 100 - 500 mg.kg
-1

 u zinku a 120 – 200 mg.kg
-1

 mědi. Zjistili, že obsah 

těžkých kovů koreluje s  pH půdy, a to tak, že vyšší koncentrace kovů byla v půdách 

s nižším pH. Dále ještě zjistili (analýzou T-RFLP) signifikantní vliv obsahu síry, pH 

a těžkých kovů na bakterie. Domnívají se proto, že přítomnost těžkých kovů přímo souvisí 

s dalšími vlastnostmi půdy, které mají vliv na společenstvo. Takže můžeme říci, že vliv 

kontaminace těžkými kovy je uplatňován v závislosti na fyzikálně-chemických 

vlastnostech půdy. 

Yuan a kol. (2013) se zaměřili na půdu dlouhodobě hnojenou. Fragmentační 

analýzou dospěli k závěru, že společenstvo se mění při dlouhodobém intenzivním hnojení 

půdy. Po zastavení hnojení se snížil obsah organického uhlíku v půdě a klesla i bakteriální 

diverzita. Při obnově hnojení se zvýšil obsah uhlíku a zvýšila se i diverzita bakterií v půdě. 

Jako zdroj uhlíku byla použita sláma a malý podíl chemických hnojiv. Dospěli k závěru, že 
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přídavek slámy a malý podíl chemických hnojiv může mít pozitivní vliv na hojnost 

mikroorganismů. 

V půdě kontaminované těžkými kovy se po remediaci atinobakteriální rozmanitost 

zvýšila se snížením obsahu těžkých kovů, zároveň se zvýšil obsah organického uhlíku, 

dusíku a pH (Kelly et al., 2003). Autoři se proto domnívají, že aktinobakterie jsou relativně 

méně odolné k působení těžkých kovů. Naopak Liu a kol. (2013) ve své studii došli 

k podobným závěrům jako já ve své práci. Vyšší diverzitu aktinobakterií zjistili v půdě 

s vyšší koncentrací těžkých kovů. Gremion a kol. (2003) došli k výsledku, že při znečištění 

těžkými kovy aktinobakterie byly procentuálně více zastoupené než ve vzorcích méně 

znečištěných.  

Zhang a kol. (2010) zjistili ve znečištěné půdě snížení aktivity ureázy, sacharázy 

a kyselé fosfatázy. Těžké kovy inhibují enzymy, účinky kovů se liší v závislosti na 

dostupnosti. Analýzou zjistili, že jednotlivé kovy mají vliv na různé enzymy. Měď 

inhibovala aktivitu sacharázy a kyselé fosfatázy, zinek inhiboval sacharázu a ureázu, 

kadmium pak všechny tři zmíněné enzymy a olovo mělo vliv na aktivitu sacharázy. Účinky 

kovů na enzymy však nejsou zcela jasné. Je možné, že dochází k fyziologické adaptaci či 

posunu metabolických schopností mikroorganismů při dlouhodobém působení stresových 

podmínek.  

Studie autora Hinojosa a kol. (2004) se zabývala vlivem olova na některé enzymy. 

Dospěli ale k závěru, že mezi obsahem olova a aktivitou některých enzymů 

není signifikantní korelace, tudíž není průkazné snížení aktivity těchto enzymů: 

arylsulfatázy, β-glukosidázy, alkalické i kyselé fosfatázy a ureázy. Li a kol. (2009) 

publikovali, že znečištění mědí, manganem, olovem a kadmiem má vliv na enzymy 

invertázu a beta-glukosidázu.  

Sekvenační analýza ukázala změny diverzity na úrovni kmenů. Více 

kontaminovaná lokalita má vyšší podíl bakteriálních kmenů Actinobacteria 

a Bacteroidetes. U méně znečištěné lokality bylo vyšší zastoupení kmene Proteobacteria. 

U více znečištěné lokality bylo zjištěno zvýšené zastoupení kmene Firmicutes u vzorků 

ošetřených celobiózou, u těchto vzorků byl také zaznamenán nárůst podílu kmene 

Actinobacteria. Analýza na úrovni čeledí aktinobakterií ukázala rozdíly mezi oběma 

lokalitami. Podíl čeledi Micrococcaceae se poměrně výrazně zvýšil u více zatížené lokality 

s přídavkem celobiózy a také mírně u ošetření slámou. Podobný výsledek byl zjištěn 

i u méně kontaminované lokality, avšak tam není nárůst tak výrazný. U vzorků z více 

znečištěné lokality byl po inkubaci se slámou zaznamenán nárůst podílu čeledi 
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Cellulomonadaceae. Naopak v méně znečištěné lokalitě byl zaznamenán vyšší podíl čeledi 

Thermomonosporaceae. 

Studie prováděná v jižním Polsku se zabývala půdními vzorky s různou úrovní 

kontaminace a porovnávala diverzitu bakteriálního společenstva. Výsledkem jejich zjištění 

bylo, že při zvýšené koncentraci zinku se snižovala druhová rozmanitost bakterií. Jako 

nejhojnější kmeny byly zjištěny Proteobacteria, Actinobacteria a Acidobacteria a dále 

také Bacteroidetes, což v podstatě odpovídá výsledkům mé analýzy. Hojně zastoupenými 

třídami byly Alphaproteobacteria, Actinobacteria a Gamaproteobacteria. Příslušníci 

nejvíce dominantních rodů tvořili 43 % všech analyzovaných sekvencí. Autoři se 

domnívají, že obsah těžkých kovů a hodnota pH půdy mají vliv na strukturu společenstva, 

avšak navzdory vysoké koncentraci těžkých kovů se diverzita společenstva snížila jen 

nepatrně, což vede k závěru, že hlavní vliv na strukturu společenstva má pH (Golebiewski 

et al., 2014). Naopak jiné studie znečištěných půd prokázaly, že se diverzita společenstva 

bakterií snižovala s rostoucí koncentrací těžkých kovů (Will et al., 2010; Nacke et al., 

2011). Hur a kol. (2011) zjistili, že ve více kontaminované půdě se výrazně snížil počet 

OTU (na úrovni podobnosti 97 %) ve srovnání s půdou méně znečištěnou. 

Chodak a kol. (2013) porovnávali deset lokalit v jižním Polsku. Na úrovni analýzy 

PLFA změna profilů korelovala se změnou koncentrace těžkých kovů a změnou pH. 

Sekvenování však ukázalo odlišnost pouze při změně pH, kdy s rostoucí kyselostí půdy se 

snižovala rozmanitost. Autoři předpokládají, že vliv pH byl tak silný, že dokázal zastínit 

efekt působení znečištění. Tudíž korelace půdních mikrobiálních vlivů těžkých kovů je 

obtížná, protože zde působí další faktory životního prostředí. Naproti tomu Desai a kol. 

(2009) uvádějí zřetelný posun v diverzně v půdě s vyšší koncentrací chromu. Muller a kol. 

(2001) publikovali podobný výsledek dosažený při analýze společenstva vystaveného 

dlouhodobě působení rtuti.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



86 
 

7 Závěr 
 

 

 

 Měření respirace ukázalo vyšší aktivitu v půdě dlouhodobě více zatížené těžkými 

kovy. Přídavek substrátu, především celobiózy, rozdíl zvýraznil. Při inkubaci se 

substráty se respirace zvyšovala přídavky kadmia do koncentrace 100 mg.kg
-1

, 

u vzorku z více kontaminované půdy inkubovaného s celobiózou až do nejvyšší 

koncentrace 1000 mg.kg
-1

. 

 

 Při přídavcích různých koncentrací kadmia se respirace mírně zvyšovala, při nejvyšší 

koncentraci 1000 mg.kg
-1

 byla respirace utlumena. Přídavek substrátu, především 

celobiózy, více zvýraznil efekt zvyšování respirace. 

 

 Fragmentační analýzou společenstva aktinobakterií bylo zjištěno, že se společenstva 

z půd s různou kontaminací od sebe liší. U více znečištěné lokality se při analýze 

odlišily vzorky s přídavky celobiózy, u lokality znečištěné méně se naopak od 

ostatních vzorků oddělily vzorky bez přídavku substrátu. 

 

 Sekvenace genu pro celobiohydrolázu ukázala, že se od sebe lokality liší, ale liší se 

i vzorky ošetřené jinými přídavky. Při porovnání vzorků bez ošetření u více zatížené 

lokality na úrovni podobnosti OTU 97 % bylo více odlišných OTU než u vzorku 

z méně kontaminované lokality. Při snížení úrovně podobnosti OTU na 80 % se počet 

odlišných OTU zvýšil u vzorků méně zatížené lokality. Při porovnání vzorků více 

kontaminované lokality byl výsledek stejný. U méně znečištěné lokality byl výchozí 

stav stejný a nezměnil se ani při snížení na 80 %. 

 

 Kvantitativní PCR bylo zjištěno, že ve více znečištěné lokalitě je jen o něco málo více 

bakterií, ale počet aktinobakterií je přibližně dvojnásobný oproti méně kontaminované 

lokalitě.  

 

 Sekvenace části genu pro 16S rRNA ukázala změnu společenstev v obou lokalitách na 

úrovni kmenů. Na úrovni taxonů aktinobakterií byly též zjištěny změny, především 

zvýšené zastoupení čeledi Micrococcaceae ve vzorcích ošetřených celobiózou a čeledi 

Cellulomonadaceae po ošetření slámou, v obou případech zejména u více 

kontaminované lokality. 
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