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1 Úvod 

Kontaminace životního prostředí toxickými prvky je globálním problémem, 

který se projevuje i ve zdánlivě nedotknutých oblastech Země1. Těžba a zpracování 

nerostných surovin, průmyslová výroba, spalování fosilních paliv a výroba elektrické 

energie jsou dnes hlavní antropogenní zdroje kontaminantů, které vstupují do 

ekosystému. Formy kovů se schopností bioakumulace a jejich osud v životním prostředí 

jsou předmětem zájmu širokého okruhu vědních oborů, které se zabývají interakcí 

toxických látek s živými organismy, a to často s odlišným úhlem pohledu. Cílem těchto 

studií tak může být sledování zdrojů znečištění, transport (lokální či dálkový), depozice, 

přeměny jednotlivých forem kovů, schopnost vstupovat do potravního řetězce, toxicita 

pro živé organismy i kontaminace potravin. Zde je vhodné definovat rozdíl mezi formou 

kovu a konkrétní specií. Pod pojmem specie kovu chápejme definovanou chemickou 

sloučeninu, oxidační stav nebo izotop prvku, kdežto formu prvku lze chápat jako okruh 

specií s podobnými chemickými či fyzikálními vlastnostmi. Toxicita specií/forem kovů 

závisí nejen na jejich biologickém působení, ale i na jejich rozpustnosti za daných 

podmínek, mobilitě v prostředí či přítomnosti látek, které mají schopnost retence pro 

tyto formy. Při sledování osudu zkoumaného prvku v životním prostředí se tak musíme 

zaměřit na matečné horniny v dané lokalitě, anorganické i organické komponenty půd či 

sedimentů, mikroorganismy, rostlinné i živočišné druhy. 

Mezi nejčastěji sledované kovy patří zejména specie olova, kadmia, rtuti 

a arsenu, které představují zdravotní riziko pro lidskou populaci. Z hlediska toxicity 

a bioakumulační schopnosti2 je rtuť a její specie nejvíce rizikovým polutantem z této 

skupiny látek. Rtuť je globální polutant3, který má poměrně složitý koloběh 

v ekosystému4. Kvůli vysoké tenzi atomárních par je její koncentrace v atmosféře 

vysoká – přibližně 1,5 – 1,7 ng m-3 na Severní polokouli a 1 – 1,3 ng m-3 na Jižní 

polokouli5,6. Současná emise rtuti do atmosféry (cca 7200 t za rok) je tvořena ze 70 % 

z přírodních zdrojů (včetně re-emise již deponované rtuti); antropogenní emise rtuti 

pochází nejvíce ze spalování uhlí7,8. Hlavní specií rtuti v atmosféře je Hg0 (90 – 99 %)5; 

část rtuti je vázána na pevné částice jako tzv. částicová rtuť („particulate mercury“) 

a část se vždy vyskytuje ve vysoce reaktivní oxidované formě. Částicová a dvojmocná 

rtuť velmi rychle podléhají suché i mokré depozici na povrch4. 
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Emise rtuti do atmosféry, její depozice na povrch a následné re-emise, způsobují 

zkoncentrování tohoto polutantu v nejchladnějších oblastech Země. Polární oblasti tak 

fungují jako tzv. „studená past“1. Koncentrace rtuti v Arktidě prudce rostou posledních 

150 let a dnes dosahují kritických hodnot. Vysoká bioakumulace rtuti v potravním 

řetězci se svými toxickými účinky projevuje nejen u živočichů, ale i u lidské populace 

závislé na konzumaci ryb a mořských savců9-11. Antarktický cirkumpolární oceánský 

proud i proudění vzduchu nad kontinentem (centrální tlaková výše obklopená četnými 

tlakovými nížemi) částečně izolují Antarktidu před kontaminací polutanty z nižších 

zeměpisných šířek. Ačkoli je koncentrace rtuti v atmosféře Jižní hemisféry o 30 % nižší, 

lze předpokládat, že rozvoj průmyslové výroby i nárůst populace na Jižní polokouli 

budou mít negativní vliv na rostoucí kontaminaci oblasti Jižního oceánu i Antarktidy1,12. 

Vývoj emise rtuti antropogenního původu i emise rtuti z přírodních zdrojů13 je 

otazníkem nejbližší budoucnosti. Klimatické změny s sebou mohou přinést tání 

permafrostu, který představuje mnohem větší depozit rtuti, než je celkové množství rtuti 

v ostatních půdách, oceánech i atmosféře14. Vliv antropogenní činnosti na vývoj 

koncentrace rtuti v atmosféře tak může být mnohem vyšší, než přísluší spalování 

fosilních paliv a průmyslové výrobě. 
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2 Cíle habilitační práce 

Ústředním tématem této habilitační práce je studium speciačního vývoje rtuti 

v ekosystému, která pochází z přírodních i antropogenních zdrojů. Mezi hlavní cíle 

práce patří: 

 Vývoj analytických metod pro stanovení stopových a ultrastopových obsahů 

rtuti ve vzorcích životního prostředí se zaměřením na: 

 I) vývoj sekvenční extrakce pro ultrastopové obsahy rtuti 

 II) rozvoj instrumentace, metodiky a vyhodnocení dat pro termickou desorpční 

 analýzu rtuti 

 III) vývoj metody pro stanovení ultrastopových obsahů methylrtuti v rostlinné 

 matrici 

 Definování vstupu rtuti do pevninského ekosystému vlivem sopečné činnosti 

a zvětrávání vyvřelých hornin – stanovení přirozeného pozadí. 

 Studium vlivu dálkového transportu a depozice specií rtuti na kontaminaci 

Antarktidy. 

 Posouzení environmentálních rizik kontaminovaných půd a sedimentů 

nakládáním s nebezpečnými odpady, průmyslovou a zemědělskou činností 

člověka. 

Přiložené původní vědecké práce (Příloha I – XI) tvoří ucelený koncept studia 

koloběhu rtuti v přírodě. V rámci této habilitační práce byly vyvinuty potřebné 

analytické postupy, které jsou založeny na kapalných extrakcích s komplementárním 

stanovením vybraných specií rtuti termickou cestou. Vyvinutá metodika byla 

aplikována na jednotlivé případové studie, které zahrnovaly studium speciace rtuti 

v horninách, sopečném popelu, regolitu, půdách, sedimentech, pouličním prachu, uhlí, 

půdní mikrobiotě, lišejnících a v koloniích řas a sinic. 

V následujících kapitolách bude nejprve popsán vyvinutý analytický aparát, 

a následně budou rozebrány přírodní i antropogenní zdroje rtuti s ohledem na mobilitu 

jednotlivých forem, bioakumulaci a transformaci specií. (Číslování přiložených 

publikací autora je podle pořadí výskytu v textu.) 
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3 Stanovení celkového obsahu rtuti 

U stanovení celkového obsahu rtuti ve vzorcích hornin, půd a sedimentů, 

narážíme na obecný problém kvantitativního stanovení kovů v anorganických matricích, 

totiž velmi obtížný rozklad silikátové matrice vzorku. Z analytického hlediska je tak pro 

stanovení rtuti mnohem výhodnější použití jednoúčelových analyzátorů rtuti 

s termooxidačním rozkladem vzorku, např. AMA-254 (Altec, ČR) nebo spektrometr 

obdobné konstrukce DMA-80 (Milestone, Itálie), které mohou pracovat přímo 

s pevným vzorkem i kapalnými roztoky. Pro stanovení celkového obsahu rtuti 

v pevných vzorcích, extraktech i mineralizátech byl v rámci přiložených publikací 

autora použit především atomový absorpční spektrometr AMA-254 (Altec, ČR). 

Princip stanovení rtuti pomocí analyzátoru AMA-254 spočívá v termickém 

uvolnění rtuti ze vzorku v proudu kyslíku se záchytem atomů Hg na amalgamátoru, po 

kterém následuje pulzní ohřev s vypuzením atomů Hg do optické části spektrometru. 

Zdrojem záření je nízkotlaká rtuťová výbojka o vlnové délce 253,65 nm. Vzorek na 

dávkovací lodičce (Ni) se zahřeje ve spalovací trubici na 750 °C. Kyslík odnáší 

produkty oxidačního rozkladu spolu s analytem do katalytické části spalovací pece. Zde, 

při 550 °C, dochází k dokončení oxidace a záchytu interferentů (např. halogeny, síra). 

Amalgamace Hg probíhá na pozlacené křemelině v křemenné trubičce s odporovým 

ohřevem. Po ohřevu amalgamátoru prochází atomy Hg přes dvě vyhřívané kyvety 

(120 °C) v optické ose spektrometru; v celém systému tak nedochází ke kondenzaci 

vodních par. Kyvety mají rozdílnou délku, tj. rozdílnou citlivost. Mezi kyvetami je 

zpožďovací nádobka zařazená mimo optickou osu spektrometru. Atomy prochází 

nejprve delší kyvetou, poté kratší. Různá citlivost kyvet tak umožňuje měření ve dvou 

kalibračních rozsazích. Stanovení rtuti pomocí tohoto spektrometru navíc umožňuje 

mnohonásobnou amalgamaci analytu s opakovaným dávkováním vzorku. Absolutní 

limit detekce rtuti je velmi nízký – 0,01 ng Hg. Spektrometr má relativně velký lineární 

rozsah (až do cca 200 ng Hg v absolutním množství). 

Parametry metody pro stanovení rtuti pomocí analyzátoru AMA-254 závisí na 

charakteru vzorku a jeho hmotnosti/objemu, např. publikace I nebo práce Coufalík 

a kol.15. Pro analýzu pevných vzorků je vhodné použít navážku v rozmezí 10 – 250 mg. 

V případě vysokého obsahu rtuti v materiálu je navážka vzorku omezena měřicím 

rozsahem analyzátoru. Pro stanovení rtuti v kontaminovaných vzorcích lze využít ředění 
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pevného vzorku křemenným pískem (publikace II). V případě nízké homogenity vzorku 

nebo nízkého obsahu analytu je vhodné použít vyšších navážek vzorku s odpovídajícím 

prodloužením doby dekompozice (pro úplné uvolnění atomů z matrice). Stanovení 

celkové rtuti ve vzorku přímo z pevného materiálu má nižší přesnost 

u kontaminovaných materiálů průmyslovou činností (např. Hg0) nebo např. u půd 

s roztroušenými krystaly cinabaritu (HgS). Tyto vzorky lze homogenizovat mletím. 

Pro stanovení rtuti v roztocích je nutné dokonale vysušit nadávkovaný objem 

v lodičce v rámci pracovního programu analyzátoru – nebezpečí ztráty části analytu 

během pulzního ohřevu při dekompozici. Do lodičky se běžně dávkuje 100 µl vzorku 

(s dobou sušení min 60 s); pro roztoky s nízkým obsahem analytu lze doporučit 

maximálně 400 µl vzorku. Vysoce korozivní roztoky (např. konc. HNO3) je vhodné 

před stanovením rtuti naředit deionizovanou vodou přímo v dávkovací lodičce. Do 

analyzátoru dále nelze dávkovat látky s vysokým obsahem síry – zanesení transportní 

cesty i optické části spektrometru. 

Stanovení celkové rtuti pomocí roztokové analýzy je vhodné v případě extrémně 

nízké homogenity pevného vzorku nebo u materiálů, které lze snadno převést do 

roztoku. U většiny organických matric lze pro stanovení rtuti použít uzavřený rozklad 

za zvýšeného tlaku, např. v mikrovlnných mineralizátorech. Mineralizace se provádí 

nejčastěji pomocí konc. HNO3 nebo směs HNO3 a H2O2. Stanovení celkové rtuti ve 

vzorku s využitím mineralizace bylo použito pro analýzu segmentů stélky lišejníků 

Usnea antarctica (publikace III). V tomto případě byl stanoven průměrný obsah rtuti ve 

vybrané části stélky. 

4 Extrakce rtuti a jejích forem 

4.1 Sekvenční extrakce 

Převedení analytu z pevného vzorku do roztoku pomocí 

extrakčního/rozkladného činidla představuje základní přístup v chemické analýze látek. 

Zde je nutné rozlišit, zda je cílem analýzy kvantitativní stanovení celkového obsahu 

analytu ve vzorku nebo stanovení vybraných specií/forem. Nemobilní specie kovů 

většinou nepředstavují ekologické riziko, ovšem za předpokladu dostatečné stability za 

daných podmínek. Naopak, vysoce mobilní specie mohou chemickými i fyzikálními 

procesy přecházet na méně rizikové formy. Pro objektivní vyhodnocení ekologických 



11 
 

rizik je proto nutné zjistit speciaci sledovaného kovu v materiálu, ideálně spolu 

s chemicko-fyzikální charakteristikou matrice daného vzorku. 

Pro účely speciační analýzy kovů v sedimentech byl již na konci sedmdesátých 

let navržen postup sekvenční extrakce podle Tessiera a kol.16, který je základem mnoha 

dosud publikovaných extrakčních schémat pro kovy v environmentálních matricích. Co 

jsou hlavní principy a současně úskalí této metody? Principem sekvenční extrakce je 

postupná extrakce jednotlivých specií/forem analytu extrakčními činidly s rostoucí 

extrakční účinností. Jako extrakční činidla se používají deionizovaná voda, zředěné 

roztoky anorganických solí, zředěné i koncentrované roztoky kyselin i hydroxidů, 

směsné roztoky solí s definovaným pH, i organická činidla. Podle chemické povahy 

extrakčního činidla dochází během extrakce k vyvázání určité chemické nebo fyzikální 

formy analytu z matrice vzorku. Velmi obsáhlý výčet extrakčních činidel i schémat 

sekvenční extrakce pro speciační analýzu rtuti v půdách a sedimentech lze nalézt např. 

v přehledové práci Issaro a kol.17. Podmínka rostoucí extrakční účinnosti činidla 

vzhledem k charakteru specie i její vazby v matrici vzorku je zároveň nejkritičtějším 

parametrem ovlivňujícím výsledek analýzy. Extrakce probíhá v následných krocích, tj. 

po extrakci jedné formy z navážky vzorku dochází k opětovné extrakci téhož vzorku 

dalšími činidly. V ideálním případě by v jednotlivých krocích extrakce nemělo docházet 

k uvolňování jiné, než cílové formy, respektive extrakční činidla i podmínky extrakce 

by měly tomuto nežádoucímu jevu zamezit. 

Laboratorní provedení tohoto postupu spočívá v extrakci pevného vzorku 

v extrakčních zkumavkách či vialkách dostatečným přebytkem extrakčního činidla. 

Extrakce dané formy by měla být kvantitativní. Přílišné naředění analytu do velkého 

objemu roztoku ovšem znemožňuje stanovení stopových koncentrací. (Autorem 

doporučený poměr fází je 100 mg pevné matrice na 10 ml extrakčního činidla.) Vzorek 

je vhodné před extrakcí mlít na analytickou jemnost, pokud není cílem analýzy určení 

mobilních forem za přirozených podmínek. (Zrnitost materiálu ovlivňuje výtěžek 

extrakce.) Extrakce probíhá řadu hodin třepáním na třepačce nebo pomocí ultrazvuku za 

laboratorní nebo zvýšené teploty. Extrakt je poté oddělen centrifugací nebo filtrací; 

extrakční zbytek promyt deionizovanou vodou, a následně zalit novým činidlem – další 

extrakční krok. Extrakce tak trvá i několik dní v kontinuálním režimu s pevnými 

časovými intervaly. Je zřejmé, že tento postup analýzy je nejen pracný, ale do značné 

míry závislý na zkušenosti operátora. Extrakci je nutné provádět v několika 

opakováních. Stanovená koncentrace analytu v jednotlivých frakcích bývá průměrem 
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z paralelních analýz. Do výsledné chyby stanovení obsahu jednotlivých forem analytu 

tak vstupuje homogenita vzorku (paralelní navážky vzorku) a nepatrné rozdíly 

v extrakční účinnosti činidla v každém opakování extrakce. Výtěžek sekvenční 

extrakce, tj. suma obsahů analytu ve všech frakcích, by se měl co nejvíce blížit 100 % 

celkového obsahu analytu ve vzorku, který je stanoven po jeho úplném rozkladu nebo 

přímo z pevného materiálu. Za správné provedení extrakce beze ztrát i kontaminací lze 

reálně považovat extrakci s výtěžkem mezi 90 – 110 %. 

4.2 Vyvinutý postup sekvenční extrakce 

Speciační/frakcionační analýza rtuti vyžaduje pro každou komplexní matrici 

specifický pracovní postup, který minimalizuje ztráty jednotlivých forem rtuti, 

a zároveň odděluje jednotlivé frakce s minimální chybou. Pro potřeby stanovení 

ultrastopových obsahů rtuti v půdách a sedimentech byla vyvinuta metoda sekvenční 

extrakce s využitím původního pracovního postupu autora15. 

Navržená sekvenční extrakce rozděluje formy rtuti ve vzorku na rtuť rozpustnou 

v deionizované vodě (F1), rtuť uvolnitelnou v kyselém prostředí (F2, 0,5 mol l-1 HCl), 

rtuť vázanou na organickou hmotu (F3, 0,2 mol l-1 KOH), elementární rtuť a amalgámy 

(F4, 50 % HNO3), HgS (F5, nasycený roztok Na2S) a reziduální podíl (F6, pevný 

zbytek) – např. publikace IV. Toto obecné schéma lze dále upravovat podle materiálu 

a cílů analýzy. Frakce F1 a F2 lze považovat za mobilní rtuť, frakce F3 a F4 zahrnuje 

semimobilní specie, zbylé frakce lze považovat za nemobilní formy rtuti. Zejména 

u semimobilních specií rtuti závisí intenzita vazby rtuti na matrici vzorku na chemicko-

fyzikálních podmínkách. 

Ke stanovení rtuti v extraktech F1-F4 i pevném zbytku lze použít analyzátor rtuti 

AMA-254. Extrakce HgS (F5) ze vzorku pomocí nasyceného roztoku Na2S je 

kvantitativní, nicméně neumožňuje přímé stanovení rtuti v extraktu. Při použití 

analyzátoru rtuti narážíme na problém kondenzace síry v celém systému vedoucí atomy 

rtuti včetně optických kyvet. K zanesení dávkovacích i optických prvků dochází velmi 

rychle, což znemožňuje jakoukoli další analýzu. (Extrémní množství síry zabraňuje 

uvolnění rtuti z roztoku i při stanovení pomocí atomové absorpční spektrometrie 

s generováním studených par, CV-AAS18.) Jednou z možností stanovení obsahu HgS je 

jeho výpočet z rozdílu mezi sumou ostatních frakcí a celkovým obsahem rtuti, což 

ovšem zabraňuje určení výtěžku extrakce. 
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V publikaci V byla extrakce pomocí nasyceného roztoku Na2S vynechána 

a nahrazena stanovením obsahu rtuti v pevném zbytku po extrakčním kroku F4. 

Stanovený reziduální podíl tak odpovídá nemobilním speciím rtuti, tj. HgS, Hg2Cl2 

a rtuti vázané v silikátové matrici vzorku. Stanovení obsahu rtuti v pevném zbytku po 

kroku F4 navíc umožňuje vypočítat výtěžek extrakce. Druhou možností jak určit 

výtěžek extrakce a zároveň nepřímo stanovit obsah HgS ve vzorku je použití paralelní 

extrakce (publikace II). V jedné větvi extrakce stanovíme reziduální podíl rtuti ve 

vzorku přímo po extrakci pomocí HNO3 (F4); v druhé větvi provedeme extrakci pomocí 

Na2S, extrakt opět neměříme a stanovíme reziduální podíl (F6). Obsah HgS (F5) lze 

dopočítat z rozdílu mezi obsahy rtuti v reziduálním podílu obou větví. (V každé větvi je 

nutné provést minimálně dvě paralelní extrakce, tj. pro každý vzorek analyzujeme 

alespoň 4 alikvoty vzorku.) Tento postup analýzy byl také použit u kontaminovaných 

půd po těžbě polymetalických rud a pro vzorky půd kontaminovaných mořením obilí 

pomocí fenylrtuti (publikace IV). 

V publikaci VI je popsán modifikovaný postup extrakce pro stanovení 

ultrastopových obsahů forem rtuti v pevné matrici. Rtuť je zde frakcionována na 

mobilní podíl uvolnitelný pomocí 0,5 mol l-1 HCl, dále na rtuť vázanou na organickou 

hmotu (extrakce pomocí 0,2 mol l-1 KOH), Hg0 a amalgámy (extrakce 50 % HNO3) 

a reziduální podíl. Pro správné a přesné stanovení obsahů forem rtuti ve vzorku okolo 

1 µg kg-1 je z analytického hlediska výhodnější stanovit obsah v pevném materiálu, 

nikoli v extraktu, jak je běžně prováděno během sekvenční extrakce. V tomto případě 

bylo provedeno stanovení celkové rtuti ve vzorku po každém kroku extrakce 

(samostatná navážka pro každý krok extrakce). Každá extrakce byla provedena ve třech 

opakováních; pro provedení frakcionační analýzy tak bylo použito celkem 9 alikvotů 

vzorku. 

Hlavním rizikem sekvenční extrakce je potenciální přesah extrakční účinnosti 

činidla na jinou, než cílenou formu. Tento problém se týká především semimobilních 

forem rtuti, které jsou vázány na matrici vzorku (vazba na minerální částice nebo 

organické látky), a nemobilních forem rtuti. Vyvinutý postup extrakce pracující s 50 % 

HNO3 (F4) odděluje semimobilní rtuť od nemobilních forem, přičemž předchozí 

extrakce v deionizované vodě a hydroxidu snižují riziko potenciálního rozpouštění HgS 

v HNO3
19. Velký rozdíl v extrakční účinnosti 0,5 mol l-1 HCl a 50 % HNO3 zabraňuje 

předčasnému vyvázání semimobilních forem rtuti ze vzorku. Pro správné provedení 

extrakce je nezbytné provést oplach pevného vzorku deionizovanou vodou po každém 
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kroku extrakce. Odebrání uvolněných forem rtuti od centrifugovaného zbytku je tímto 

kvantitativní a zároveň nedochází k nežádoucím chemickým reakcím činidel. 

Extrakce mobilních forem rtuti pomocí 0,5 mol l-1 HCl ovšem může uvolnit 

organokovové sloučeniny rtuti ze vzorku. (Extrakce organokovových specií rtuti 

pomocí 0,5 mol l-1 HCl není kvantitativní). V půdách je obsah methylrtuti (MeHg+) 

obecně velmi nízký17. Výskyt organokovových specií, zejména methylrtuti, ethylrtuti 

a fenylrtuti, lze očekávat u sedimentů (biomethylace) a kontaminovaných půd (např. 

použitím fenylrtuti v zemědělství). Pro stanovení organických forem rtuti je vhodné 

provést samostatnou extrakci vzorku, jejíž postup je vhodný pro danou matrici (viz 

následující kapitola). 

4.3 Selektivní extrakce forem rtuti 

Pro posouzení míry kontaminace půd, sedimentů, hlušiny nebo čistírenským 

kalů, a s tím spojených rizik, je rozhodující mobilní podíl rtuti v materiálu. Mobilitu 

forem rtuti v ekosystému lze posuzovat jednak z hlediska rozpustnosti/uvolnění rtuti za 

okolních podmínek nebo z hlediska bioakumulační schopnosti v živých organizmech. Je 

zřejmé, že určení mobility na základě samotné rozpustnosti dané formy např. 

v deionizované vodě je především chemickým modelem. Nicméně, přítomnost ve vodě 

rozpustných forem v půdním roztoku je již dostatečným indikátorem potenciálního 

příjmu rtuti rostlinami. Selektivní extrakce mobilních forem rtuti se často zaměřují na 

organokovové sloučeniny, ve vodě rozpustný podíl, či podíl uvolnitelný ve 

zředěných roztocích solí či kyselin (např. CaCl2, NH4NO3, EDTA, CH3COOH). 

Methylrtuť (MeHg+) patří k nejčastěji sledovaným speciím rtuti kvůli své 

toxicitě a vysoké bioakumulační schopnosti v potravním řetězci20,21. O stanovení 

MeHg+ v půdách, sedimentech, rybách a mořských plodech bylo publikováno hojné 

množství vědecké literatury17,22-24. Obecně se MeHg+ extrahuje ze vzorku pomocí 

kyselé nebo alkalické extrakce v kombinaci s extrakcí organickým rozpouštědlem či 

dalšími vysolovacími činidly23,25; některé analytické postupy pracují s destilací. 

Stanovení mobilních forem rtuti v materiálu chemickou cestou určuje 

potenciálně biodostupný podíl, který by mohl být přijat okolními organismy. Srovnání 

extrakční účinnosti několika činidel pro extrakci mobilních forem rtuti v půdách bylo 

provedeno v publikaci V. V publikaci IV byla pro určení biodostupného podílu rtuti 

v kontaminovaných půdách použita extrakce pomocí zředěné CH3COOH jako 
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simulantu přirozených podmínek v půdním roztoku. U vzorků pouličního prachu 

(publikace VII) byl proveden jednoduchý test biodostupnosti rtuti pro člověka. V práci 

byla provedena extrakce vzorků pouličního prachu v deionizované vodě a extrakce 

SBET26, která je charakterizována jako extrakce podílu rtuti uvolnitelného působením 

žaludeční kyseliny. (Extrakce je prováděna při 37 °C zředěným roztokem glycinu 

okyseleným pomocí HCl na pH = 1,5.) 

V publikaci V byla provedena sekvenční extrakce vyvinutá autorem, která navíc 

zahrnovala extrakci organokovových forem rtuti do chloroformu (frakce F0). Extrakci 

lze provést samostatně nebo na ni navázat sekvenční extrakci. Extrahovaná frakce 

ovšem obsahuje všechny organokovové specie, což neumožňuje rozlišení vysoce 

toxické methylrtuti od fenylrtuti ve vzorku bez použití separační techniky. (U některých 

vzorků navíc může dojít ke špatnému smáčení částic v samotném chloroformu15.) Pro 

speciační analýzu organokovových sloučenin rtuti je výhodné použití separační 

techniky – plynové (GC) nebo vysoce účinné kapalinové chromatografie (HPLC) 

s dostatečně citlivou detekcí, např. pomocí atomové fluorescenční spektrometrie (AFS) 

nebo hmotnostní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem (ICP-MS)25. 

Methylrtuť v sedimentech i živočišných tkáních lze stanovit i bez 

chromatografické separace s využitím instrumentace atomové absorpční spektrometrie24 

(AAS), ovšem za důsledného přečištění od anorganické rtuti v extraktu. Extrakční 

účinnost použitého činidla musí být dostatečná pro kvantitativní extrakci. Velmi často 

používaným postupem extrakce MeHg+ ze vzorku je extrakce pomocí 6 mol l-1 HCl 

následovaná extrakcí do toluenu a zpětnou extrakcí MeHg+ do vodné fáze s L-cysteinem 

(publikace VIII). Cílem této metody je kvantitativní extrakce MeHg+ z materiálu 

následovaná přečištěním extraktu od anorganické rtuti i složek matrice, což umožňuje 

stanovení ultrastopových koncentrací MeHg+. Je zřejmé, že klíčovým momentem tohoto 

postupu je kvantitativní výtěžek extrakce a zpětné extrakce do vodné fáze. Jednou 

z možností ověření výtěžku extrakce je použití vnitřního standardu – v publikaci VIII je 

to metoda izotopového zřeďování pro vysoce účinnou kapalinovou chromatografii ve 

spojení s hmotnostní spektrometrií s indukčně vázaným plazmatem (HPLC-ICP-MS). 

V případě použití analyzátoru rtuti nebo instrumentace atomové absorpční 

spektrometrie s elektrotermickou atomizací (ET-AAS) by měl být výtěžek extrakce 

MeHg+ ověřen nezávislou analýzou (při vývoji metody), např. pomocí plynové 

chromatografie ve spojení s atomovou fluorescenční spektrometrií (GC-AFS). Tento 
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postup extrakce pro stanovení MeHg+ pomocí instrumentace AAS byl ověřen na 

vzorcích kontaminovaných půd – nepublikované výsledky. 

U stanovení MeHg+ v biologických vzorcích narážíme během extrakce na 

výrazné matricové efekty, zejména vznik koloidních roztoků a sraženin složek matrice. 

Extrakty vzorků získané kyselou či alkalickou hydrolýzou je poté nutné dostatečně 

zředit. Pro stanovení MeHg+ v lišejnících (publikace IX) i půdách (publikace IV) byla 

rovněž použita extrakce pomocí 6 mol l-1 HCl. Extrakt byl po naředění octanovým 

pufrem podroben derivatizaci a extrakci do hexanu. Stanovení organokovových specií 

rtuti bylo provedeno pomocí GC-AFS. Relativně málo prací se věnuje stanovení MeHg+ 

v rostlinné matrici. Základní přístup zůstává stejný – tj. kvantitativní extrakce do 

vhodného činidla následovaná prekoncentrací a stanovením pomocí tandemových 

technik, které zahrnují separaci pomocí GC nebo HPLC a detekci, nejčastěji pomocí 

AFS pro atomární páry rtuti. Extrakční postupy použité pro stanovení MeHg+ 

v mikroorganismech nebo lišejnících (publikace IV a IX) pracují se zředěním vzorku 

pufrem a s větším objemem výsledné organické fáze. Obsah MeHg+ ve vzorku tak musí 

být dostatečný pro toto zředění. Pro nízké koncentrace analytu je ovšem nutné použít co 

nejvyšší objem extraktu vzorku a provést prekoncentraci do malého objemu organické 

fáze, což téměř znemožňuje analýzu kvůli matricovým efektům – vznik sraženiny nebo 

zákalu během extrakce MeHg+ do organické fáze. Z tohoto důvodu byl vyvinut postup 

extrakce MeHg+ (publikace X) pracující s enzymatickou hydrolýzou rostlinné matrice. 

Postup byl vyvíjen na certifikovaném referenčním materiálu (CRM) lišejníku 

a aplikován na vzorky cyanobakteriálních povlaků (kolonie sinic a řas). Výsledný 

postup stanovení zahrnuje hydrolýzu matrice pomocí celulázy, extrakci MeHg+ pomocí 

6 mol l-1 HCl, derivatizaci, extrakci do hexanu a stanovení pomocí GC-AFS. 

5 Termická desorpční analýza 

Vysoká tenze par elementární rtuti i nízká termická stabilita jejích sloučenin 

umožňuje stanovení některých specií/forem rtuti termickou cestou, na základě rozdílné 

teploty rozkladu látek. (Tenze atomárních par Hg při 20 °C činí 0,16 Pa, což odpovídá 

14 mg m-3 v nasycené plynné fázi.) Za teplot nad 600 °C dochází k uvolnění rtuti ze 

všech sloučenin27. Metoda tzv. termické desorpční analýzy rtuti je vhodná zejména pro 

stanovení Hg0, matricově vázané rtuti a HgS28. Podrobný popis této metody lze nalézt 

např. v dřívější publikaci autora29. Obecně se jedná o termické uvolnění forem rtuti 
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nebo termický rozklad konkrétních specií za kontinuálního ohřevu nebo za ohřevu na 

diskrétní teploty. Vlastní obsah specie/formy se poté stanoví nepřímo, tj. z rozdílu mezi 

celkovým obsahem rtuti před a po termické úpravě vzorku, nebo přímo z atomárních 

par rtuti pomocí spektrometrických metod. Nejčastěji používanou detekční analytickou 

metodou je AAS, ICP-MS nebo optická emisní spektrometrie s indukčně vázaným 

plazmatem (ICP-OES). 

Nepřímé stanovení těkavých specií rtuti (nejčastěji Hg0) se provádí v sušárně 

nebo peci s řízeným ohřevem. Vzorek určený k analýze je rovnoměrně rozložen na 

podložním skle a podroben termické úpravě po určitou dobu. Rozdíl v obsahu rtuti před 

a po desorpci pak odpovídá sledované formě. Pro stanovení Hg0 se používá ohřev na 

105 °C po dobu 48 hod, který byl aplikován na vzorky půd30. Tato jednoduchá metoda 

byla použita pro stanovení elementární rtuti v sedimentech (publikace VI) i lišejnících 

(publikace IX). 

Nabízí se otázka, zda je tento přístup dostatečně korektní. V případě výskytu 

organokovových specií rtuti ve vzorku by došlo k záměně za elementární formu. U půd 

či sedimentů s vysokými obsahy rtuti nebo u vzorků se známou historií (např. 

kontaminace půd mořením obilí pomocí fenylrtuti) je nutné provést selektivní extrakci 

organických forem – viz kapitola 4.3. V publikaci VI bylo provedeno ověření metody 

stanovení Hg0 termickou cestou pomocí referenční analýzy s využitím vyvinutého 

postupu sekvenční extrakce. Stanovený obsah Hg0 vykazoval dostatečnou shodu 

výsledků, resp. obsah Hg0 stanovený pomocí sekvenční extrakce byl u některých vzorků 

nepatrně vyšší. (Frakce F4, tj. podíl extrahovatelný pomocí 50 % HNO3, je definována 

jako Hg0 a rtuť vázaná v amalgámech či komplexních sloučeninách.) Termicky 

stanovený obsah Hg0 tak nepřesáhl celkový obsah specií stanovených ve frakci F4. 

V publikaci VI byla dále provedena termická desorpce rtuti po teplotních 

krocích 50 °C v rozmezí teplot 50 – 250 °C. Vzorky byly zahřívány v sušárně po dobu 

2 hod, po nichž následovalo stanovení celkové rtuti v alikvotním podílu vzorku. 

K maximálnímu uvolnění rtuti došlo v rozmezí 150 – 200 °C, tj. došlo uvolnění 

dvojmocné formy, která není vázána na organickou hmotu. Tento přístup je vhodný 

především pro studium termické stability forem rtuti ve vzorku, je poměrně zdlouhavý 

a přináší podstatně méně informací o speciačním vývoji rtuti v materiálu ve srovnání 

se sekvenční extrakcí. 

Praktického využití pro speciační analýzu rtuti ovšem doznala termická 

desorpční analýza pracující s vyhodnocením křivky termického uvolnění rtuti. Vzorek 
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je při analýze podroben ohřevu s rychlým nárůstem teploty, od laboratorních podmínek 

po teplotu cca 500 °C, při níž dochází k uvolnění rtuti z většiny specií. Při ohřevu 

vzorku je zaznamenáván analytický signál pro desorbovanou rtuť vhodnou detekční 

technikou, např. pomocí AAS. Na rozdíl od jednoduché termické desorpce se zde 

pracuje v inertní atmosféře (nejčastěji N2 nebo Ar); jedná se tedy o pyrolýzu vzorku. 

Pyrolýzní jednotka (často prototyp) se vždy skládá z vsádkové patrony, do které se 

navažuje vzorek, pícky nebo reaktoru pro ohřev vzorku a systému pro vedení par 

analytu do analytické cely. Klíčovým parametrem reprodukovatelnosti měření je vždy 

termická stabilita celé aparatury za kontinuálního nárůstu teploty. Konstrukčně bývá 

tato problematika řešena topnými bloky z kovu v kombinaci s vyhřívanou cestou 

z křemenných trubic pro zamezení kondenzace všech produktů pyrolýzy. Systém pro 

termickou desorpční analýzu ve spojení s AAS lze pochopitelně využít i pro stanovení 

celkového obsahu rtuti v materiálu (publikace II). Aparatura tak může nahradit 

komerční analyzátory rtuti s výjimkou vzorků s ultrastopovými obsahy rtuti, které lze 

stanovit pouze pomocí prekoncentrace atomů na amalgamátoru. 

Termické chování rtuti v materiálu závisí nejen na chemické povaze sloučeniny, 

ale i na intenzitě vazby dané specie v matrici vzorku. Teplotní intervaly pro desorpci 

jednotlivých specií se tak mohou lišit v závislosti na komplexním složení matrice 

a původu vzorku. Uměle připravované materiály (kalibrační standardy aj.) mohou mít 

nižší termickou stabilitu než přírodní vzorky. Charakteristické teplotní intervaly 

desorpce čistých specií rtuti závisí také na struktuře a zrnitosti použitých chemikálií. 

V případě laboratorně připravovaných forem rtuti, např. Hg2+ vázané na huminové 

kyseliny, závisí výsledný interval desorpce i na metodě přípravy. Teplotní intervaly se 

rozšiřují s nárůstem obsahu specie ve vzorku, přičemž může dojít k překryvu 

jednotlivých píků a případně i ke změně tvaru charakteristické desorpční křivky daného 

analytu. Z tohoto důvodu je výhodné pracovat v oblasti nízkých absorbancí do A = 0,1. 

(K případnému ředění vysoce kontaminovaných vzorků lze doporučit křemenný písek.) 

Výsledné limity detekce (LOD) a stanovitelnosti (LOQ) specií/forem rtuti závisí na 

průběhu charakteristické desorpční křivky. Specie s širokým intervalem desorpce mají 

výrazně zhoršený limit stanovitelnosti např. ve srovnání s úzkým píkem HgS. 

V publikaci II je prezentováno vyvinuté zařízení pro termickou desorpční 

analýzu rtuti ve spojení s AAS spolu s metodikou vyhodnocení termické desorpční 

křivky. Zařízení pro termickou desorpci se skládá z kontrolní jednotky řídící teplotní 

program a vlastního pyrolyzéru s křemennou kyvetou ve vyhřívaném bloku (obr. 1, 
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publikace II). Pro kontinuální detekci atomů rtuti byl použit atomový absorpční 

spektrometr Perkin Elmer 3030 (USA) s převodníkem digitalizující analytický signál. 

Pyrolyzér se vyznačuje vysokou termickou stabilitou díky vysokému průtoku Ar, který 

slouží pro ohřev vzorku i vyhřívání cesty pro transport par analytu. K dalším výhodám 

tohoto technického uspořádání patří velmi rychlá odezva výkonu topného tělesa pro 

ohřev Ar vůči aktuální teplotě ve vzorku. Průběh termické desorpce je tudíž vysoce 

reprodukovatelný. Tento systém umožňuje dávkování relativně velké hmotnosti 

pevného vzorku, který lze podrobit analýze. Zde se dostáváme k problému analýzy 

vzorků s vysokým obsahem organické hmoty, která podléhá termickému rozkladu. 

Tento pyrolyzér byl úspěšně použit i pro analýzu vzorků rašeliny, aniž by došlo ke 

kondenzaci produktů pyrolýzy v systému29. 

Vyvinuté zařízení bylo použito pro speciační analýzu rtuti ve vzorcích půd, které 

byly kontaminovány těžbou rumělky (publikace II). Citlivost metody lze ovlivnit 

průtokem nosného plynu přes analytickou celu. (S klesajícím průtokem Ar roste doba 

setrvání volných atomů v kyvetě.) U čistého HgS nedochází s poklesem průtoku plynu 

k rozšířování píku (při stejné výšce píku). Snížení průtoku plynu tak umožňuje 

stanovení stopových koncentrací HgS v materiálu. U vzorků půd a sedimentů ovšem 

dochází k rozšiřování píku matricově vázané rtuti a ztrátě rozlišení. Z termické 

desorpční křivky vzorků půd (obr. 2, publikace II) lze při optimalizovaném průtoku 

plynu (500 ml min-1) vyhodnotit pík matricově vázané rtuti a charakteristický pík pro 

červenou formu cinabaritu. Podle navrženého vyhodnocení signálu byl stanoven obsah 

HgS ve vzorku ve shodě s výsledky sekvenční extrakce. Metoda termické desorpční 

analýzy v tomto případě umožnila velmi rychlé stanovení mobilních a semimobilních 

forem rtuti (pík matricově vázané rtuti) a nemobilního cinabaritu. V kapitole 4.2. byla 

popsána problematika stanovení HgS pomocí sekvenční extrakce. V lokalitách 

zatížených těžbou cinabaritu je obsah HgS v půdách (a sedimentech) velmi vysoký 

a jeho stanovení vůči nesulfidickým formám rtuti je rozhodující pro vyhodnocení 

environmentálního rizika. Z tohoto hlediska je stanovení HgS pomocí termické 

desorpční analýzy velmi elegantním a rychlým řešením.  

6 Biogeochemický cyklus rtuti 

Hovoříme-li o zdrojích rtuti v životním prostředí, máme dnes na mysli většinou 

sekundární zdroje rtuti. Jedná se o rtuť uvolňovanou do atmosféry z antropogenních 
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zdrojů i zdrojů přírodních. Skutečně primárními zdroji rtuti na povrchu Země je 

vulkanická a geotermální činnost3,13,31, která uvolňuje rtuť do atmosféry ze zemského 

pláště a zejména ze zemské kůry. Ostatní přírodní zdroje rtuti (vypařování z půdy, 

oceánů a moří, uvolnění z biomasy…) představují především deponovanou rtuť 

podléhající re-emisi. 

Přiložené práce autora se zabývají problematikou speciačních změn rtuti 

pocházející z přírodních i antropogenních zdrojů. Cílem těchto studií bylo popsání 

speciačního vývoje rtuti v materiálu s ohledem na původ rtuti ve vzorku – přirozené 

zvětrávání hornin, antropogenní kontaminace z těžby nerostných surovin, zemědělství 

a dopravy, bioakumulace z okolního prostředí. V rámci těchto prací jsou studovány 

hlavní otázky biogeochemického cyklu rtuti v životním prostředí, tj. definování 

přirozeného pozadí rtuti, vliv dálkového transportu a depozice z atmosféry na 

kontaminaci ekosystému a biomethylace rtuti v ekosystému. Tyto přirozené procesy lze 

nejlépe studovat v prostředí s minimální antropogenní činností. Hlavní podíl 

studovaných vzorků tak tvoří horniny, sedimenty, regolit, řasy, sinice a lišejníky 

z ostrova Jamese Rosse (Antarktida), vzorky hornin z Grónska a vzorky hornin a uhlí 

z Faerských ostrovů. 

6.1 Rtuť v polárním ekosystému 

Ostrov Jamese Rosse se nachází v severovýchodní části Antarktického 

poloostrova (64° 10' S, 57° 45' W). Stručná charakteristika severní odledněné části 

ostrova je uvedena v přiložených publikacích (publikace III, VI, VIII, IX, X) včetně 

popisu vzorkovaných lokalit. Na obr. 1 jsou vyznačena odběrová místa studovaných 

vzorků hornin, regolitu, sedimentů, lišejníků a cyanobakteriálních povlaků. Podrobný 

popis lokalit pro odběr vzorků cyanobakteriálních povlaků (publikace X) včetně 

kompletního druhového zastoupení je uveden v publikaci Skácelová a kol.32. Shrnutí 

dosavadních poznatků o ostrově Jamese Rosse získaných mnohaletým výzkumem lze 

nalézt v monografii Prošek a kol.33 (geologický vývoj, glaciologie, klimatologie, 

biodiverzita aj.). 
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Obr. 1 Severní část ostrova Jamese Rosse34 s vyznačením odběrových míst 
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Pro studium chemismu rtuti v ekosystému polárních oblastí je základním 

krokem definování vstupu rtuti z podloží. Nízký stupeň chemického zvětrávání 

vyvřelých hornin v polárních oblastech umožňuje studium složení primitivního 

zemského pláště i kůry. Obsah rtuti v alkalických bazaltech ostrova Jamese Rosse 

(publikace VI) byl o dva řády nižší, než dříve předpokládané obsahy rtuti zjištěné 

v bazaltických horninách variabilního geochemického složení. Toto zjištění bylo dále 

potvrzeno analýzou bazaltů z Grónska. Stanovené obsahy rtuti ve studovaných vzorcích 

indikují velmi nízký obsah tohoto prvku v zemském plášti. Hodnoty obsahů rtuti 

v bazaltech s korovými xenolity, které jsou dokladem kontaminace bazaltové taveniny 

korovým materiálem, byly o něco vyšší (do 8 µg kg-1), tj. přibližně srovnatelné s obsahy 

rtuti v regolitu (do 11,3 µg kg-1). Kvůli velmi nízké retenční kapacitě regolitu pro rtuť 

deponovanou z atmosféry (nízký obsah organické hmoty i minerálních částic) lze 

stanovené obsahy rtuti v regolitu považovat za přirozené pozadí v této části Antarktidy, 

které je dáno především zvětráváním matečných hornin. 

Extrémně nízký obsah rtuti v alkalických bazaltech z Antarktidy i tholeiitických 

bazaltech z Grónska podnítil navazující studii (publikace I) zabývající se vstupem rtuti 

do ekosystému vulkanickou činností, tj. primárním přírodním zdrojem rtuti. K analýze 

byly vybrány vzorky pyroklastického materiálu z širšího okolí Bruntálu a vzorky 

sopečných popelů z Islandu, Japonska a Aljašky, tedy ze čtyř geotektonicky odlišných 

lokalit. Analýza vzorků potvrdila předchozí odhad extrémně nízkých obsahů rtuti 

u vulkanitů derivovaných parciálním tavením plášťových hornin. Na základě studia 

vyvřelých hornin a sopečných popelů z Antarktidy, Grónska, Islandu, Japonska, Aljašky 

a České republiky byl po srovnání s dostupnou literaturou5,35,36 vytvořen model vstupu 

rtuti vulkanického původu do jejího koloběhu. Tavenina z primitivního pláště je 

obohacována o rtuť při průchodu zemskou kůrou. Průměrný obsah rtuti v celé zemské 

kůře je odhadován na přibližně 30 µg kg-1 36. Obsah rtuti v tavenině je závislý jak na 

délce setrvání v zemské kůře (kontaminace taveniny), tak na chemismu vulkanické 

horniny a její geotektonické pozici. Obsah Hg v primitivním plášti je odhadován na 

0,5 µg kg-1 35. K této hodnotě by se tedy měly blížit nejnižší obsahy rtuti v geochemicky 

primitivních bazických lávách. Sopečný materiál ovšem odráží složení magmatu pouze 

částečně. V případě výlevu lávy na povrch dochází k odplynění vyvrženého materiálu. 

Během rozpínání plynné fáze je rtuť adsorbována na kondenzující částice pouze 

v minimální míře37. Hlavní specií rtuti uvolňující se do atmosféry představuje Hg0. 

V případě minimální re-kondenzace na vyvržený materiál tak může dojít k poklesu 
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obsahu rtuti i pod tuto hodnotu, což bylo zaznamenáno u vzorků sopečného popela 

z Islandu. 

Na ostrově Jamese Rosse byly zaznamenány relativně vysoké obsahy rtuti 

a methylrtuti v lišejnících a koloniích mikroorganismů v povrchových vodách. Na 

základě analýzy regolitu z ostrova Jamese Rosse (publikace VI) nelze rozhodnout, zda 

vysoké obsahy rtuti a methylrtuti stanovené v lišejnících druhu Usnea antarctica 

(publikace IX) i cyanobakteriálních povlacích (publikace X) jsou výsledkem 

kontaminace z atmosféry nebo bioakumulace rtuti z lokálních zdrojů. Odledněná území 

Antarktidy jsou chudá na organickou hmotu, která váže rtuť z okolního prostředí. 

Z hlediska vysoké bioakumulační schopnosti rtuti6 může rozklad živočichů stojících na 

vrcholu potravního řetězce znamenat významný zdroj rtuti i methylrtuti v pevninském 

ekosystému Antarktidy, jakož i organického uhlíku. V publikaci VIII byl sledován vliv 

rozkládajících se těl tuleňů na ostrově Jamese Rosse na obsahy Hg a MeHg+ v okolním 

regolitu. Regolit v bezprostředním okolí uhynulých tuleňů měl několikanásobně vyšší 

obsah rtuti než přirozené pozadí v dané lokalitě (publikace VI). V těchto vzorcích byla 

rovněž stanovena MeHg+, která korelovala s celkovým obsahem rtuti. Retenční kapacita 

regolitu pro Hg a MeHg+ z uhynulých tuleňů byla v tomto případě zvýšena díky 

vysokému obsahu organického uhlíku. Rozkládající se těla tuleňů tak představují 

lokální zdroj rtuti i organického uhlíku pro její retenci. Mobilita specií rtuti do širšího 

okolí tuleně byla ovšem velmi nízká. 

Potenciálním lokálním zdrojem polutantů by mohla být stanice Johanna Gregora 

Mendela. Pro posouzení vlivu provozu stanice na své bezprostřední okolí byly 

sledovány vybrané kovy regolitu v blízkosti budov stanice i jejího technického zázemí 

(nepublikované výsledky). Stanovený obsah rtuti v mělkých profilech se pohyboval 

v rozmezí 5,7 – 12,6 µg kg-1; obsah rtuti v hloubkovém profilu (do 50 cm) se pohyboval 

v rozmezí 5,8 – 9,2 µg kg-1. Stanovené obsahy Hg, As, Cd, Pb, Co, Cr, Cu, Ni, Sn, Zn 

v regolitu korespondovaly s obsahy kovů v matečných horninách. 

Hlavním zdrojem rtuti v této lokalitě je pravděpodobně depozice z atmosféry 

(publikace IX). Lišejníky mají obecně vysokou schopnost záchytu polutantů z okolního 

prostředí. Jedná se nejen o příjem plynných polutantů, ale i záchyt pevných částic 

ulpělých na povrchu lišejníku i příjem látek ze srážek i tavné vody38. (Mechanismus 

příjmu látek z ovzduší zahrnuje vymražení vzdušné vlhkosti na povrchu stélky, tání 

námrazy na slunci, příjem vody stélkou lišejníku a její vysušení působením slunečního 

záření.) Koncentrace rtuti stanovené ve vzorcích lišejníků druhu Usnea antarctica 
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z ostrova Jamese Rosse (publikace IX) byly o dva až tři řády vyšší než koncentrace rtuti 

v okolním regolitu. Relativně vysoký procentuální podíl MeHg+ ve vzorcích je 

výsledkem vysoké bioakumulační schopnosti lišejníku pro tutu specii a probíhajících 

methylačních procesů v polárním ekosystému6. Bioakumulace specií rtuti v lišejnících 

druhu Usnea antarctica je také ovlivněna strukturou stélky (publikace III). 

V publikaci III byl sledován obsah Hg, Cd a Pb v segmentech stélky lišejníků Usnea 

antarctica. Nejvyšší koncentrace rtuti byly zaznamenány v koncových částech stélky, 

která přirůstá, v přisedlé části byly obsahy nejnižší. Koncové části stélky jsou více 

vystaveny mokré i suché depozici látek z atmosféry a mají relativně velký povrch vůči 

své malé hmotnosti. Koncové části stélky tak přijímají větší množství rozpuštěných 

iontů ve vodě díky záchytu srážek. Obsah rtuti v lišejnících byl o dva řády vyšší než 

obsah rtuti v regolitu (publikace VI), avšak nižší než stanovené obsahy v jiné lokalitě 

ostrova Jamese Rosse (publikace IX). Výsledné obsahy rtuti ve stélce jsou závislé i na 

klimatických podmínkách lokality, zejména proudění větru. Použití lišejníků pro 

biomonitoring atmosférické depozice rtuti tak může být ovlivněno podmínkami 

konkrétního stanoviště. 

Kontaminace polárních oblastí rtutí je způsobena především dálkovým 

transportem z nižších zeměpisných šířek11,39-41. Během krátkého polárního léta dochází 

k odtávání sněžníků kumulující polutanty z atmosféry během polární zimy a jara6. 

Mobilní formy rtuti transportované tavnou vodou jsou poté zachycovány pevnými 

částicemi a především koloniemi mikroorganismů povrchových vod6. Pro posouzení 

akumulace rtuti v jezerech ostrova Jamese Rosse byly studovány mělké profily 

sedimentů (do 14 cm hloubky). Obsahy celkové rtuti v jezerních sedimentech se 

pohybovaly do 14 µg kg-1 (nepublikované výsledky) a výrazně se nelišily od okolního 

regolitu. 

Zdrojem methylrtuti v pevninském ekosystému může být probíhající methylace 

anorganických forem rtuti42. Problematika methylace rtuti v pevninském ekosystému 

byla řešena v publikaci X. Relativně vysoké koncentrace MeHg+ v antarktických 

lišejnících (publikace IX) i cyanobakteriálních povlacích (publikace X) by mohly být 

způsobeny methylační schopností některých druhů mikroorganismů, nikoli vstupem 

z okolního prostředí. Publikace X se zaměřuje na kolonie mikroorganismů tvořící 

cyanobakteriální povlaky. Cílem tohoto výzkumu bylo rozřešení otázky, zda je MeHg+ 

ve vodním prostředí pouze bioakumulována nebo se tvoří methylací anorganické rtuti. 

Poměr MeHg+ vůči celkovému obsahu rtuti ve vzorcích byl extrémně vysoký (až 75 %), 
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což indikuje aktivní proces methylace v povrchových vodách ostrova i zamokřeném 

regolitu v místech pokrytých cyanobakteriálními povlaky. (Ovlivnění studovaných 

lokalit mořským sprejem nebylo prokázáno43.) Některé druhy mikroorganismů ve 

studovaných vzorcích43 se běžně vyskytují jako fotobiont ve stélce druhu Usnea 

antarctica44. Je ovšem otázkou, jestli MeHg+ ve lišejnících (publikace IX) pochází 

pouze z atmosféry nebo je methylována např. působením sinic druhu Nostoc commune. 

Výsledky analýzy vzorků povlaků (publikace X) a jejich druhové určení43 nasvědčují 

probíhající methylaci. 

6.2 Antropogenní kontaminace 

Koncentrace rtuti v životním prostředí v oblastech zatížených činností člověka 

jsou nesrovnatelné s přirozeným pozadím. Od doby průmyslové revoluce koncentrace 

rtuti v prostředí neustále roste6 a lze jen stěží popsat možný vývoj bez antropogenního 

vlivu. Určení hodnoty přirozeného pozadí rtuti v osídlených oblastech je dosti 

problematické. O kontaminaci se tak hovoří, vezmeme-li v úvahu běžné (tj. často 

průměrné) hodnoty obsahů tohoto prvku v environmentálních vzorcích v dané 

geografické oblasti či státu. 

V rámci charakteristiky antropogenních zdrojů rtuti byl stanoven obsah Hg ve 

vzorcích uhlí z Faerských ostrovů (publikace XI). Obsahy rtuti v bazaltech z Faerských 

ostrovů (nepublikované výsledky) korespondovaly s obsahy rtuti v lávách ostrova 

Jamese Rosse (publikace VI). Výzkum tak potvrdil předchozí zjištění o extrémně 

nízkých obsazích rtuti v plášťovém zdroji. Chemické složení uhlí se značně liší mezi 

jednotlivými oblastmi světa7,45. Obsahy rtuti ve studovaných vzorcích uhlí byly 

relativně nízké vzhledem k běžným obsahům v uhlí z různých částí Země7. Všechny 

vzorky uhlí měly dále nízký obsah síry. Rtuť obsažená ve vzorcích tak byla 

pravděpodobně vázána na huminové látky a sulfidy46. Jedním z cílů této studie bylo 

studium vlivu bazaltického výlevu, překrývající souvrství s uhelnými slojemi, na 

chemické složení uhlí. Z obsahů rtuti ve vzorcích uhlí byla vypočítána hodnota velikosti 

indexu CAIHg
46 (Coal Affinity Index), který nepřímo ukazuje na efektivitu uhlí 

kumulovat Hg. U části vzorků byly zaznamenány velmi nízké hodnoty CAIHg, což je 

dáno do souvislosti se sekundárním ochuzení uhlí o Hg v důsledku jeho alterace 

působením hydrotermálních roztoků, které doprovázely sopečné výlevy. Na základě 
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analýzy vzorků lze říci, že spalování uhlí z Faerských ostrovů má relativně nízký dopad 

na kontaminaci okolního prostředí rtutí. 

Vývoj speciace rtuti byl sledován na vzorcích půd a sedimentů 

kontaminovaných průmyslovou činností, těžbou rud i při práci v zemědělství. 

V předcházející kapitole byl diskutován vliv kolonií mikroorganismů na methylaci rtuti 

ve vodním prostředí. V publikaci IV byl proveden experiment studující vliv půdních 

mikroorganismů na speciaci rtuti s důrazem na mobilní a vysoce toxické organokovové 

specie. V práci byla prokázána bioakumulační schopnost některých druhů 

mikroorganismů pro methyl a fenylrtuť v kontaminovaných půdách (kontaminace 

mořením obilí) i jejich schopnost ovlivňovat speciaci (vznik těkavých forem rtuti). 

Hlavní podíl v kontaminovaných půdách po těžbě polymetalických rud tvořila Hg0, rtuť 

vázaná na huminové látky a HgS. Na rozdíl od organokovových specií rtutiF se však 

jejich obsah v půdách po dobu trvání experimentu nezměnil (90 dní). 

Kontaminované vzorky půd z areálu spalovny odpadů (publikace V) měly 

extrémně vysoký obsah Hg0 ukazující na jednoznačnou kontaminaci kovovou rtutí. Část 

elementární rtuti byla přeměněna na sulfidickou rtuť a část oxidované rtuti byla 

navázána na huminové látky v půdách. Podíl mobilních forem rtuti byl relativně nízký. 

V případě zdrojové specie HgS pocházející z těžby a zpracování cinabaritu 

(publikace II) tvořil HgS ve vzorcích půd a sedimentů majoritní podíl; část celkového 

obsahu tvořila rtuť vázaná na matrici vzorku (výsledky termické desorpční analýzy). 

Během zpracování rudy dochází k částečnému uvolnění Hg0 do okolí, která následně 

kondenzuje na pevné částice. Matricově vázanou rtuť poté tvoří elementární 

i dvojmocná rtuť. (Elementární rtuť může za zvýšených teplot penetrovat do částic 

hornin a vázat se na vnitřní vazebná místa, čímž dojde ke zvýšení její termické 

stability.) Pomocí sekvenční extrakce byl u těchto vzorků stanoven obsah 

semimobilních i mobilních forem rtuti (nepublikované výsledky). 

V publikaci VII byla provedena studie kontaminace pouličního prachu rtutí 

v Brně během jednoho roku. Pouliční prach je velmi specifický materiál. Jedná se vždy 

o směsný vzorek obsahující půdní částice, částice vzniklé otěrem stavebních materiálů 

vyskytujících se na okolních budovách, částice vzniklé kondenzací ze spalovacích 

procesů (např. z dopravy) aj. Složení pouličního prachu dále závisí na roční době, 

aktuálních meteorologických podmínkách, míře re-emise rtuti, antropogenní činnosti 

a charakteru urbanistické zástavby. Ke kumulaci rtuti v pouličním prachu dochází 

zejména v místech s nízkou re-suspenzací materiálu. Z tohoto důvodu je kvalita ovzduší 
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v zastavěném území velmi proměnlivá. Z výsledků vyplývá, že výsledný obsah rtuti 

v městském ovzduší závisí na intenzitě dopravy v konkrétní lokalitě pouze částečně. 

Hlavním faktorem ovlivňujícím obsah rtuti v pouličním prachu je pravděpodobně míra 

re-suspenzace materiálu, která závisí na intenzitě proudění vzduchu v urbanistické 

zástavbě47. Nejnižší obsahy rtuti byly zaznamenány v rezidenčních čtvrtích s minimální 

dopravou, maximální hodnoty poté ve středu města v tzv. pouličním kaňonu47, kde 

dochází ke kumulaci polutantů spolu s částicemi aerosolu. 

7 Perspektiva vývoje kontaminace životního prostředí rtutí 

V rámci provedeného výzkumu, který je předmětem této habilitační práce, byly 

zkoumány environmentální vzorky z různých částí Země. Nelze říci, že dnes existuje 

místo, které by nebylo ovlivněno lidskou činností. Oblasti s rozvinutou průmyslovou 

výrobou se stávají zdrojem rtuti pro rozsáhlá území kvůli dálkovému transportu rtuti 

v atmosféře i mořským proudům. Cyklus depozice a re-emise činí z rtuti globální 

polutant, jehož koncentrace neustále rostou. 

Publikace, jež jsou přílohou této habilitační práce, obsahují potřebný analytický 

aparát pro studium speciace rtuti v ekosystému a zároveň poskytují široký obraz 

speciačních změn rtuti za různých podmínek. Z metodických prací autora lze zdůraznit 

především publikaci VI, II a X. Publikace VI popisuje vyvinutý postup sekvenční 

extrakce pro ultra-stopové obsahy rtuti, který umožňuje stanovit jednotlivé formy v řádu 

desetin µg kg-1. Originální postup extrakce methylrtuti z rostlinné matrice zahrnující 

enzymatickou hydrolýzu popsaný v publikaci X představuje univerzální metodu pro 

vyvázání tohoto analytu z komplexní matrice. Hlavním přínosem publikace II je vývoj 

zařízení i metodiky vyhodnocení dat pro termickou desorpční analýzu rtuti, která 

umožňuje velmi rychlá měření a může v řadě případů sekvenční extrakci nahradit. 

Studium vzorků z ostrova Jamese Rosse (Antarktida) umožnilo posoudit vliv 

dálkového transportu rtuti na její koncentrace v tamním ekosystému a zároveň definovat 

její přirozené pozadí. Na základě analýzy vyvřelých hornin a sopečných popelů 

z Antarktidy, Grónska, Islandu, Japonska, Aljašky a České republiky (publikace I) byl 

navržen model toku rtuti do životního prostředí vulkanickou činností. Obsah rtuti 

v geochemicky primitivním svrchním zemském plášti byl odhadnut < 0,5 µg kg-1. 

V publikaci III a IX byly popsány vysoké koncentrace rtuti i methylrtuti v antarktických 

lišejnících ukazující na značnou bioakumulaci atmosféricky deponované rtuti 
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v pevninském prostředí odledněných oblastí Antarktidy. Jako lokální zdroj kontaminace 

byl dále potvrzen biotransport prostřednictvím uhynulých tuleňů (publikace VIII). 

Autorem provedený výzkum tak potvrdil pronikání rtuti z nižších zeměpisných šířek do 

prostoru Antarktického poloostrova. 

Omezení používání kovové rtuti v běžném životě (např. teploměry, manometry, 

baterie a el. přístroje), legislativa omezující nakládání se sloučeninami rtuti, i postupné 

upouštění od amalgámové výroby hydroxidu sodného (či modernizace stávajících 

výrobních zařízení) je jistě dobrým krokem ke snížení znečištění životního prostředí. 

Prognóza budoucího vývoje antropogenní emise rtuti je spíše pozitivní8. Motorem 

tohoto vývoje by mohlo být masivní omezení spalování fosilních paliv (uhlí), a to 

zejména pro výrobu elektrické energie. 

Důležitým faktorem ovlivňujícím emisi rtuti do atmosféry i její depozici je 

teplota na Zemi6,48. V současné době se hovoří o problematice globálního oteplování 

především v souvislosti s rostoucí koncentrací skleníkových plynů v atmosféře. 

Hovoříme-li o tom, co přinese tání permafrostu, máme na zřeteli potenciální emisi 

oxidu uhličitého a methanu do atmosféry49. Věčně zmrzlá půda je ovšem také 

depozitem rtuti, což může zásadně ovlivnit celkové množství cirkulující rtuti 

v ekosystému14. 
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Abstract
Volcanic activity is one of the primary sources of mercury in the earth’s ecosystem. In this work, volcanic rocks from four 
geotectonically distinct localities (the Czech Republic – intraplate, rift-related alkaline basaltic rocks; Iceland – hotspot/
rift-related tholeiitic basaltic rocks; Japan – island arc calc-alkaline andesites; and Alaska – continental arc calc-alkaline 
dacites) were studied. Ultra-trace Hg contents in all samples ranged from 0.3 up to 6 µg/kg. The highest Hg content was 
determined for volcanic ash from Mount Redoubt (Alaska, USA). In the case of basaltic volcanic rocks, the obtained results 
are about two orders of magnitude smaller than values formerly assumed for primary mercury contents in basaltic lavas. They 
are close to predicted Hg contents in the mantle source, i.e. below 0.5 µg/kg. Hg degassing is probably a key process for the 
resulting Hg contents in material ejected during volcanic eruption, which is previously enriched by Hg in the shallow-crust.

Keywords  Mercury content · Basalt · Andesite · Dacite

Mercury is one of the most important global pollutants cir-
culating in the earth’s ecosystem (Selin 2009). Mercury bio-
geochemical cycle includes mobility of mercury species as 
well as speciation changes of which methylation processes 
(biotic and abiotic) stand in focus (Hintelmann 2010). Tox-
icity of mercury compounds increases with their bioaccu-
mulative potential. Inorganic Hg compounds are less toxic 
than organometallic compounds which have high bioaccu-
mulation ability in the food chain. The most toxic forms of 
mercury for humans are the vapours of Hg0 and methylated 
Hg species. Inhaled Hg0 is transported into the brain (and 

kidneys). This form can pass through the blood–brain and 
placental barriers. Methylmercury (MeHg) is highly neu-
rotoxic, damages the central nervous system, and is highly 
dangerous for its development (WHO 2007). MeHg is 
forming mainly in marine and freshwater sediments from 
deposited inorganic Hg forms. In the aquatic environment, 
MeHg accumulates in the food chain from microorganisms, 
via invertebrates, to fish (and marine mammals, and birds) 
(Boening 2000). Fish and seafood are the main source of 
MeHg exposure because almost all MeHg from the food is 
absorbed in the gastrointestinal tract (WHO 2007).

Mercury emissions into the atmosphere from natural 
sources include both primary sources and the re-emission 
of previously deposited Hg (Schroeder and Munthe 1998). 
The amount of Hg from natural sources is probably close to 
anthropogenic levels (Bagnato et al. 2011). On the basis of 
estimates, current volcanic activity and geothermal activity 
produce approximately 2% of the annual Hg emission into 
the atmosphere (Pirrone et al. 2010). However, the amount 
of Hg released by the degassing of active volcanoes can 
be much higher (Bagnato et al. 2011, 2014; Martín et al. 
2013). Estimates of emissions vary due to the evaluation 
of point measurements of several volcanoes which differ 
in their character of volcanic activity and composition of 
magma (Bagnato et al. 2007; Mather et al. 2003). In addi-
tion, estimates of Hg emission from volcanoes (Bagnato 
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(Cambridge, UK), equipped with deuterium back-
ground correction and an automatic sampler. A volume
of 10 μl of sample solution was injected into a graphite
cuvette of ELC type (extended lifetime cuvette) and
mixed with 5 μl of a modifier containing 7.5 μg Pd
and 5 μg Mg(NO3)2. The primary resonance lines of Cd
(228.8 nm) and Pb (217.0 nm) were used for the deter-
mination. The solutions were dried at 120 °C. The
pyrolysis and atomization temperatures were 800 and
1500 °C for Cd and 950 and 1850 °C for Pb, respec-
tively. Quantification of the metals in samples was car-
ried out by means of external calibration against aque-
ous standards.

The Hg content was determined by means of an
AMA 254 s ingle -purpose ana lyze r (Al tec ,
Czech Republic). Such determination is based on the
dry ashing of a sample in an oxygen flow, followed by
the preconcentration of Hg vapor on a gold amalgam-
ator. Then, the Hg is released by heat pulse and detected
using AAS. The Hg content in whole homogenized
thalli was determined directly in solid state. For seg-
mented thalli, 200 μl of mineralization solution was
injected.

Assurance of analytical quality

To ensure the analytical quality of the determinations,
procedural blanks, certified reference material (CRM),
and sample spikes were analyzed alongside the samples
(Table 1). Accuracy was checked by the analysis of
CRM BCR-482 Lichen (IRMM, Belgium), with recov-
eries of the three investigated elements ranging from 91
and 96%. The recoveries of the real sample spiked with
a known amount of analytes varied between 95 and
102%.

Results and discussion

Thalli structure

The different inner structures of the different lichen parts
are evident from the visualizations of cross-sections of
the bottom, middle, and upper parts (Fig. 2). The pro-
portions of the main components (i.e., upper cortex,
photobiont layer, medulla, and central strand—if pres-
ent) vary significantly along the thalli.

In general, the intrathalline distribution of heavy
metals depends mainly on the length of exposure (the
age of the individual parts of the thallus), the rate of
growth processes, and the morphological properties of
the anatomical structures. However, the ratio between
the biomass and the photobiont/mycobiont in particular
thalli parts may also play a role. These characteristics are
derived from the analysis of cross-sections of the thalli
of Usnea species across different parts of the thallus
from base to apex (see e.g., Barták 2014). Typically,
the basal, middle, and top parts of the Usnea thallus
exhibit different proportions between the areas of the
upper cortex layer, the photobiont layer, the medulla,
and the central strand (Giełwanowska and Olech 2012).

Seymour et al. (2007) reported interspecific differ-
ences in the layers forming anatomical structures in the
cross-sections of different lichen species of the genus
Usnea from maritime Antarctica. Similarly, species-
specific differences in the areas of particular layers in
cross-sections are documented for Scandinavian species
of the Usnea genus (Ericsson 2016). These anatomical
characteristics may, because of the different densities of
particular layers, play a role in the allocation of heavy
metals. Guerra et al. (2011) showed the distribution of
Pb to be well-distinguished in U. aurantiacoatra cross-
sections. In this case, Pb was bioaccumulated mainly in

Table 1 Laboratory performance parameters (all values as mg/kg)

Analyte Limit of detection* CRM BCR-482 Spiked sample

Certified value Found** Added Found**

Cd 0.005 0.56 ± 0.02 0.51 ± 0.04 0.05 0.048 ± 0.004

Hg 0.0003 0.48 ± 0.02 0.45 ± 0.03 0.5 0.51 ± 0.02

Pb 0.05 40.9 ± 1.4 39.1 ± 1.1 1 0.97 ± 0.03

*Limits of detection are calculated as three times the standard deviation of the procedural blanks (n = 6)

**Mean of three determinations ± standard deviation
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the medulla region indicating that the central part of the
thallus did not accumulate heavy metals.

In U. antarctica, surface structures of the upper cor-
tex may also play a role in the allocation of elements,
since the bottom, intermediate, and top thalli parts differ
in the number of papillae and soralia (Seymour et al.
2007). Since papillae are numerous small, short cortex
outgrowths they may enhance the uptake of deposited
elements (see Fig. 2, basal and middle thallus parts).
Moreover, it is well established that their growth and
development are largely influenced by environmental
parameters (Clerk 1998). Therefore, they differ in num-
ber in particular thalli parts, as well as between site-
related morphotypes of U. antarctica.

Distribution of heavy metals in lichen

The segmentation of thalli into three parts was chosen
on the basis of examining the inner structures of the
different thallus parts by means of scanning electron
microscopy. In the individual segments, a trend of in-
creasing Hg and Pb contents from bottom to top was
found (ANOVA, p < 0.01). In contrast, Cd exhibited a
trend of slightly decreasing content from bottom to top
(Fig. 3). Such results are in accordance with the data
presented by Lim et al. (2009) for different species of the
Antarctic lichen U. aurantiacoatra. They found rela-
tively high concentrations of Cr, Al, and V in basal
segments of the lichen thallus (i.e., in comparison to
the top segments). The majority of heavy metals, how-
ever, had much higher concentrations in the top parts.

This was particularly valid for Pb, whose contents were
almost six-fold higher in upper thalli parts than in basal
ones.

The higher contents of Hg and Pb in top thalli parts
could be a consequence of the greater surface area of the
tiny thalli parts in top parts compared to basal parts.
Therefore, both wet and dry deposition could be en-
hanced in the upper parts. Such an explanation could
be supported by the ecological and ecophysiological
adaptations of lichens with fruticose thallus morphology
in relation to water uptake. The upper branched parts of
U. antarctica are efficient in capturing water from pre-
cipitation (both water drops and snow), and thus they
preferentially absorb any dissolved ions which are
present.

Another mechanism responsible for the higher accu-
mulation of heavy metals in top thalli parts may be the
thawing of yearly snow accumulated during the austral
winter. During this process, a snow layer of between 20
and 50-cm in thickness melts in the close neighborhood
of the tiny upper thalli parts. The black color of these
parts may play a role in this phenomenon, since they
become slightly warmer than the surrounding microen-
vironment. Thus, the upper thallus parts are capable of
preferentially absorbing meltwater (and the heavy metal
ions contained therein) from snow depositions covering
the thalli. In this way, heavy metals could become more
concentrated at the periphery of the branching structure
(the top of the thallus) than at the bottom. Such a
mechanism, however, would need to be investigated in
follow-up field and laboratory-based studies.

Fig. 3 Contents of Cd, Hg, and Pb in various segments of lichen thalli
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Total contents of Cd, Hg, and Pb

The median contents of Cd, Hg, and Pb in the lichen
samples were 0.04, 0.47, and 1.6 mg/kg, respectively, as
shown in Fig. 4. For comparison, Table 2 summarizes
already published contents of the investigated elements
in Usnea antarctica from maritime Antarctica. In gen-
eral, the contents of the investigated elements were
similar to those reported for Antarctic lichens from other
locations.

Hg contents were significantly lower than those re-
ported for the lichens collected in Brandy Bay—an area
only about 4 km from Solorina Valley (Zvěřina et al.
2014). The mean contents of Hg in lichens from these

two locations differed by more than three times (t test,
p < 0.001), whereas the contents of Cd and Pb did not
differ significantly (p > 0.2). The morphology of both
valleys as well as their orientation differ substantially
and thus different prevailing winds and conditions can
be expected.

Although Hg contents in lichens are generally two
orders of magnitude higher than those in substrate, the
relatively low Hg levels in lichens from Solorina Valley
compared to those from Brandy Bay also correspond
with the respective Hg levels in regolith (Coufalík et al.
2015).

An important factor influencing the deposition of
atmospheric Hg in polar regions is the AMDE phenom-
enon (Atmospheric Mercury Depletion Event), i.e., the
rapid oxidation and deposition of Hg promoted by hal-
ogens and ozone that takes place during and after the
polar sunrise (Schroeder et al. 1998; Ebinghaus et al.
2002; Bargagli 2016b). Its consequences were clearly
demonstrated in a study from Terra Nova Bay (Bargagli
et al. 2005), where lichens in areas facing coastal polyn-
ya were affected by enhanced Hg deposition due to the
AMDE. Similarly, in Brandy Bay, aerosols from the
open waters of Prince Gustav Channel may promote
AMDE and enhance the local deposition of Hg
(Bargagli 2016b). Solorina Valley, in contrast, faces
Herbert Sound and is sheltered from prevailing NW
winds by the Lachman Crags messa, which, eventually,
may reduce the extent of AMDE. It is noteworthy how
different morphologies of microrelief and how the
slightly different climatic conditions in both areas lead
to considerably different accumulations of Hg.

Fig. 4 Contents of Cd, Hg, and Pb determined in Usnea antarctica
lichens. Note the logarithmic scale

Table 2 Reported Cd, Hg, and Pb contents in Usnea antarctica

Location, author Cd (mg/kg) Hg (mg/kg) Pb (mg/kg)

King George Island (Olech 1991) – – 2

Northern Victoria Land,
Graham Land,
Deception Island,
King George Island
(Bargagli et al. 1993)

– 0.112–0.927
0.050–0.080
0.190–0.253
0.026–0.061

–

King George Island (Poblet et al. 1997) 0–0.3 – 0–2.85

King George Island (Osyczka et al. 2007) < 1.8 – < 0.9

James Ross Island, Brandy Bay (Zvěřina et al. 2014) 0.03–0.05 0.72–2.73 0.9–3

King George Island (Cipro et al. 2017) – 0.152 ± 0.032 –

James Ross Island, Solorina Valley (this study, whole lichens) 0.03–0.10 0.33–0.72 0.99–2.51
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Conclusion

Measurements of different parts of U. antarctica thalli
revealed different accumulation patterns for the investi-
gated elements. While most Pb and Hg was present in
the top part, the trend of increasing Cd concentration
along an individual thallus was in the opposite direction.

The total contents of Cd, Hg, and Pb in lichens from
Solorina Valley, JRI, were consistent with other data
published for unpolluted locations in maritime Antarc-
tica. Surprisingly, Hg contents were more than three
times lower than the contents published for nearby
Brandy Bay. This finding points to a significant varia-
tion in Hg deposition patterns, which makes interpreta-
tion of the Hg contamination of geographically close
areas rather difficult.

Although lichens are well-established biomonitors of
airborne metals, their efficiency is highly dependent on
climatic and microclimatic conditions. They can un-
doubtedly serve as a tool for mapping distribution pat-
terns; however, when interpreting results, their sensitiv-
ity to local conditions must be kept in mind.
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ABSTRACT
The precise characterization of the behavior of individual microorganisms in the presence of increased
mercury contents in soil is necessary for better elucidation of the fate of mercury in the soil environment.
In our investigation, resistant bacterial strains isolated from two mercury contaminated soils, represented
by Paenibacillus alginolyticus, Burkholderia glathei, Burkholderia sp., and Pseudomonas sp., were used. Two
differently contaminated soils (0.5 and 7 mg kg¡1 total mercury) were chosen. Preliminary soil analysis
showed the presence of methylmercury and phenylmercury with the higher soil mercury level. Modified
rhizobox experiments were performed to assess the ability of mercury accumulating strains to deplete the
mobile and mobilizable mercury portions in the soil by modification; microbial agar cultures were used
rather than the plant root zone. A sequential extraction procedure was performed to release the following
mercury fractions: water soluble, extracted in acidic conditions, bound to humic substances, elemental,
and bound to complexes, HgS and residual. Inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS) and a
single-purpose atomic absorption spectrometer (AMA-254) were applied for mercury determination in the
samples and extracts. Gas chromatography coupled to atomic fluorescence spectrometry (GC-AFS) was
used for the determination of organomercury compounds. The analysis of the microbial community at the
end of the experiment showed a 42% abundance of Paenibacillus sp. followed by Acetivibrio sp.,
Brevibacillus sp., Cohnella sp., Lysinibacillus sp., and Clostridium sp. not exceeding 2% abundance. The
results suggest importance of Paenibacillus sp. in Hg transformation processes. This genus should be
tested for potential bioremediation use in further research.

KEYWORDS
Mercury; microbial
community; mobility;
rhizobox; speciation

Introduction

Biological methods of soil remediation represent cost-effective
and environmentally friendly methods to decrease the level of
risk elements in soils. In the case of Hg, phytoremediation stud-
ies are still being conducted within the laboratory setting. Until
now, no typical mercury hyperaccumulating plant has been
described.[1] Plant species characterized by and increased ability
to accumulate mercury, such as Rumex scutatus ssp. Induratus,
Marrubium vulgare, and several crops such as Hordeum spp.,
Lens culinaris, Cicer arietinum, Lupinus polyphyllus, and Triti-
cum aestivum have been mentioned.[2–4] However, the phytoex-
traction efficacy of these species is relatively low, requiring a
long period of time to achieve a substantial decrease in the mer-
cury content of the soil.

Investigations describing the role of soil microbial commu-
nities in mercury accumulation and/or transformation are rela-
tively rare, and the precise characterization of the behavior of
individual microorganisms in the presence of increased mer-
cury contents in soil is still unclear in many aspects. Increasing

levels of Hg generally depress microbial activity. However, the
effects of Hg on soil microbial activity depend on the soil type
and composition, particularly the organic matter content. Some
bacteria are able to resist heavy metal contamination through
chemical transformation by reduction, oxidation, methylation,
and demethylation.[5] The genetic system that evolved as the
“mer operon” is in fact the only well-known bacterial metal
resistance system, allowing for the transformation of its toxic
target into volatile nontoxic forms. Both organic (CH3HgX)
and inorganic (HgX) forms of mercurial compounds pass via
MerC and MerT inner membrane proteins into cytosol where
the action of the enzyme MerA results in volatilization and cel-
lular release of only Hg0 or both Hg0 and CH4, respectively.

[6]

These mechanisms enable the microorganisms to survive even
in an extremely Hg contaminated environment[7] and have
been observed in plasmids, chromosomes, transposons, and
integrons of both Gram-negative and Gram-positive bacteria.[8]

The bioavailability of nutrients as well as potential risk ele-
ments and other pollutants is predominantly driven by soil
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conditions in the rhizosphere. Root exudates play an important
role in this process, as they consist of a mixture of organic
acids, chelates, vitamins, amino acids, purines, nucleosides, and
inorganic ions.[9] For a detailed investigation into the processes
in the rhizosphere, soil rhizobox experiments[10] can be done to
assess changes in soil properties up to several millimeters from
plant root surfaces. Instead of the depletion of nutrients and/or
changing the mobility of risk elements and other pollutants in
rhizosphere soil, these experiments are applied for the investi-
gation of changing microbial activity in the rhizosphere soil as
affected by the risk element level,[11–13] the interrelationship
between soil nutrients and/or organic matter transformations,
and the soil microflora.[14–16] Frequently, rhizobox experiments
are provided as experiments describing the potential effects of
various phytoremediation measures.[17–19] The efficacy of the
biodegradation of organic pollutants via both plants and soil
microflora in rhizosphere soil can be investigated using the rhi-
zobox approach.[20–22]

In our study, the potential effect of resistant bacteria in mer-
cury contaminated soil on the mobility, volatilization, and spe-
ciation of mercury was evaluated in a rhizobox experiment.
The resistant bacterial strains isolated from mercury contami-
nated soils and identified preliminarily as the most resistant
bacteria in contaminated soil (more details metioned below)
were used for bioaugmentation of the soil in our experiment.
The main objectives of the study were i) to assess rhizobox
application for microbiological experiments using agar instead
of plant roots for the culture of soil bacterial strains and ii) to
evaluate the ability of Hg-resistant microorganisms to accumu-
late and transform Hg with regard to their potential bioremedi-
ation use.

Material and methods

Experimental design

The mining and smelting district of P�r�ıbram, Czech Republic is
known for its Pb-Ag-Zn polymetallic mineral deposits which
were mined and processed from the Middle Ages until the
1970s. Emissions from primary and secondary lead smelters
are responsible for high concentrations of metallic contami-
nants (Pb, Cd, and Zn) in soils.[23] Increased Hg contents, espe-
cially in forest soils, have been observed in this area as well.
Organic phenyl-mercury chloride, called Agronal, has also
been used for protecting seeds from fungal diseases. The
employment of this process was prohibited in the 1990s, and a
newly developed seed dipping process has replaced it. However,
the warehouse where dipping was performed is in the vicinity
of P�r�ıbram, and represents an additional source of soil Hg con-
tamination in this area.

Preliminary analysis of these soils has shown low contents of
mobile Hg forms (water-soluble and plant-available fractions),
but the location can be considered as hazardous to the environ-
ment due to the high content of total Hg (varying between 0.85
and 9.8 mg//kg) and potential occurrence of organometallic
compounds.[24] The maximum permissible limits of elements
in the soils of the Czech Republic is publically availablev;[25]

according to this notice, the total Hg concentration is set as
0.8 mg kg¡1, confirming the high contamination level in our

sampling area. Therefore, this area was chosen for sampling of
representative soil samples for the model rhizobox experiment.
At the time of this study soil pH was 7.0, the oxidizable carbon
content (Cox) was 3.24% and the cation exchange capacity
(CEC) was 175 mMl/kg. Concerning the contents of available
nutrients, the contents of elements extractable with the Mehlich
III extraction procedure[26] were: 0.04 § 0.00% of P, 0.62 §
0.07% of K, 0.31 § 0.00% of Mg, 0.26 § 0.03% of Ca, and
0.07 § 0.01% of S.

The microbial community isolated from these soil samples
was cultivated in liquid agar culture amended with a solution
of HgCl2 to reach the final Hg concentration in the medium
0.1 mol L¡1. The bacteria being able to survive and grow in this
medium were identified as the genera Rhodanobacter, Frateu-
ria, Luteibacter, Mycobacterium, Bacillus, Bradyrhizobium, Bei-
jerinckia, Staphylococcus, Sphingomonas, Paenibacillus,
Burkholderia, and Pseudomonas. The methods applied for the
analysis of the soil microbial community are described next.

Two sets of modified rhizobox experiments with two soils
colected at the area of interest with different levels of soil Hg
(0.5 and 7 mg kg¡1 total mercury as determined before start of
the experiment and labeled as Experiment 1 – lower level, and
Experiment 2 – higher level of Hg, respectively), each with five
rhizobox units, were provided to assess the ability of mercury
accumulating strains to deplete the mobile and mobilizable
mercury portions from soil. The soils were collected at the area
of interest according to previous experiments,[24] air-dried,
sieved through 2 mm diameter mesh and thoroughly
homogenized.

Before start of the experiment, soil moisture was set up at 60%
of the maximum water holding capacity (MWHC) using deion-
ized water and kept at this level for whole experiment. No sterili-
zation of the soil was provided to keep the natural microbial
community in the soil and to estimate the potential ability of the
organisms to penetrate the nylon membrane and the agar layer.
Special designed rhizoboxes [10] allowing sampling of the soil rhi-
zosphere vertical profile in a thickness of 1 mm per layer, were
modified to apply microbial instead of plant root zone cultures
as follows: the root zone of the rhizobox was filled up with the
agar inoculated by the four organisms, Paenibacillus alginolyti-
cus, Burkholderia glathei, Burkholderia sp., and Pseudomonas sp.
in the comparable amount of the organisms.

These organisms were chosen from the organisms isolated
from the contaminated soil (see above) because of their best
growth characteristics among the genera able to grow for a
long-time in the medium containing 0.1 mol L¡1 Hg. The agar
layer was in contact with the “rhizosphere soil compart-
ment”[10] via the nylon membrane. The “rhizosphere soil com-
partment” of the rhizobox with the agar layer was kept in the
dark to avoid potential photochemical reactions. The “soil-
plant compartment” was filled with the contaminated soil, as
well to simulate the real conditions. The duration of the experi-
ment was 90 days. The experiment was carried out in the green-
house under controlled conditions at 20�C. At the end of the
experiment, the soil was cut without freezing into root-parallel
sections according to the distance from plant roots using a spe-
cially designed slicing device,[27] freeze-dried and homogenized.
The agar layer with the microbial colonies was separated from
the membrane and freeze-dried as well.

JOURNAL OF ENVIRONMENTAL SCIENCE AND HEALTH, PART A 365

D
ow

nl
oa

de
d 

by
 [

es
ká

 z
em

dl
sk

á 
un

iv
er

zi
ta

 v
 P

ra
ze

],
 [

Ji
ri

na
 S

za
ko

va
] 

at
 2

3:
57

 0
2 

Fe
br

ua
ry

 2
01

6 



Analytical methods

For the determination of the bioavailable element portions in
soils, 0.5 g of each sample was added to 10 mL of 0.11 mol L¡1

solution of CH3COOH and shaken overnight.[28] Each extrac-
tion was carried out in three replicates. For the centrifugation
of extracts, a Hettich Universal 30 RF (Germany) instrument
was used. The reaction mixture was centrifuged at 3000 rpm
for 10 min at the end of each extraction procedure, and the
supernatants were kept at 6�C prior to measurements.

The sequential extraction procedure releasing the particular
fractions of Hg bound to individual soil components was per-
formed as follows: 0.1 g of each sample was leached into 10 mL
of extractant and the residue obtained after the extractions was
used in the next step. The soil/liquid ratio was the same for all
extraction reagents. The extraction procedure was performed
on the bulk samples according to the following scheme: F1 with
redistilled water–Hg leachable in water, F2 with 0.5 mol L¡1

HCl–Hg leachable under acidic conditions, F3 with 0.2 mol
L¡1 KOH–Hg bound to humic substances, F4 with 50%
HNO3–elemental Hg and complexes, F5 with a saturated solu-
tion of Na2S–mercury sulfide, and F6–solid residue. Experi-
ments were carried out at laboratory temperature on shakers
GFL 3006 (Burgwedel, Germany) at 300 rpm and the extraction
time was 18 h in all fractionation steps. Subsequently, extracts
were separated from the solid phase by centrifugation for
10 min at 4000 rpm.[29]

Inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS,
Agilent 7700x, Agilent Technologies Inc., Wilmington, DE,
USA) with an ASX-500 auto-sampler, a three-channel peristal-
tic pump, and MicroMist nebulizer and an AMA-254 single-
purpose atomic absorption spectrometer (LECO model, Altec,
Czech Republic) were applied for mercury determination in the
individual samples and extracts. Agar from the microbial cul-
ture was dissolved in 6 M HCl and Hg was determined using
the AMA-254.

For speciation analysis of organomercury compounds, 0.5 g of
the sample was placed in a glass vial and extracted with 10 mL of
6 mol/L HCl using a GFL 3006 reciprocating shaker for 12 h.
Then, 5 mL of liquid extract, after centrifugation on an EBA 20
Hettich centrifuge at 3500 rpm, was placed in a 40 mL glass vial
and 17 mL of 4 mol/L sodium acetate was added to reach pH 5.
The vial was closed immediately after the addition of 1 mL of
hexane and 1 mL of 2% sodium tetraethylborate (NaBEt4) and
shaken on IKA Vortex Genius 3 shaker for 5 min. After phase
separation, 2 mL of the extract were injected into the column of
the chromatograph. Gas chromatography coupled to atomic
fluorescence spectrometry (GC-AFS; Agilent Technologies
6890 N Network GC System with a PSA 10.750 fluorescence
detector) was used for the determination of organomercury com-
pounds, i.e., methylmercury (MeHg) and phenylmercury
(PhHg). The GC separations were performed on a 30 m £
0.32 mm I.D. HP-5 capillary column. Optimized GC parameters
were: splitless injection mode; injection port temperature, 220�C;
argon flow, 2 mL/min; oven temperature programme, from 50�C
to 130�C at ramp rate 15�C/min; from 130�C to 230�C at ramp
rate 30�C/min; oven final temperature, 230�C; final time, 1 min.

Gaseous elemental mercury Hg0 was measured at 253.7 nm
by a portable single-purpose Lumex RA-915C mercury

analyzer (Lumex Ltd., St. Petersburg, Russia). The analyzer is
based on Zeeman atomic absorption spectrometry with high-
frequency modulation of light polarization. The radiation EDL
source (mercury electrodeless discharge lamp at λ D 253.7 nm)
absorbs only gaseous Hg0. The measurements were repeated
twice during the incubation, one and two months after the
beginning of the experiment.

For microbial community analysis, DNA was extracted
using the modified method of Miller[30] and purified as
described previously.[31] The V4 region of bacterial 16S rRNA
was amplified as a service by the Argonne National Laboratory
with the barcoded primers 515F and 806R.[32] Amplicons were
sequenced on an Illumina MiSeq. The amplicon sequencing
data were processed with SEED 1.2.1.[33] Briefly, pair end reads
were merged, chimeric sequences were deleted, and the remain-
ing sequences were clustered using UPARSE[34] positioned at a
97% similarity level. Consensus sequences were constructed,
and the closest hits at the genus or species level were identified
using BLASTn search against the GenBank database. Full tax-
onomy was assigned to the identified hits using the SEED 1.2.1
permanent magnetic field.

Results and discussion

The high total Hg contents found in our anthropogenically
contaminated soils did not differ from their contents in other
industrial areas. For instance, Bloom et al.[35] determined soil
Hg contents in various industrial locations reaching up to
73 mg kg¡1. Similarly, Mill�an et al.[36] determined the soil Hg
contents up to 1710 mg kg¡1 in the vicinity of a cinnabarite
mine. Total contents of Hg in the individual rhizobox sections
(Fig. 1) did not show any unambiguous changes with distance
from the agar layer for both soil contamination levels. For ace-
tic acid extractable Hg, the first experiment with lower total Hg
content led to a similar conclusion, most probably due to the
low extractable Hg contents falling close to the detection limits
of the analytical method. However, at the higher Hg level in
experiment 2, the results suggested a slight decrease in mobile
Hg in the soil segments closest to the agar layer.

Similarly, Li et al.[37] investigated dynamic changes in the
rhizosphere properties and antioxidant enzyme responses of
wheat plants (Triticum aestivum L.) grown in three levels of
Hg-contaminated soils and found that the soluble Hg in the
rhizosphere soil solutions of the wheat plants decreased over
time, especially in the highly Hg polluted soil compared to the
slightly Hg polluted soil. They explained these changes by the
decreasing pH in rhizosphere soil due to plant root activity. In
our case, the effect of the exudates of the microbial community
can be speculated on in this context.

The results of detailed Hg fractionation in the individual soil
segments are summarized in Tables 1 and 2. As for total Hg,
the results suggest ambiguous behavior of the Hg fractions as
affected by the distance from the microbial culture, most prob-
ably due to the low mobile mercury pool in the soil regardless
of the anthropogenic source of contamination. Water soluble
Hg, mimicking the bioavailable Hg pool in soil, was low in
accordance with other investigations where the most mobile
Hg portions in industrially contaminated soils represented up
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to 5% of the total Hg.[38] The distribution of Hg in the soil seg-
ments differed with the different soil contamination levels.
With a lower Hg content in experiment 1, Table 1) the predom-
inant Hg fraction was F3, i.e., the fraction representing the low
mobile Hg pool bound to humic substances. In the more con-
taminated soil, the Hg was distributed predominantly among
three fractions in the order F4> F3> F5. Thus, the most abun-
dant Hg fraction was the semi-mobile elemental pool, as usu-
ally observed in highly contaminated industrial soils.[39] The
high Hg pool was bound to sulfides, according to Liu et al.,[5]

presenting a sulfidic Hg pool of around 10%.
The speciation of mercury in soils affected by industrial

activity connected with a chlor-alkali plant in the Thur River
basin (Alsace, France) was investigated by Remy et al.[40] Con-
centrations of MeHg reached up to 0.027 mg kg¡1 and total Hg
up to 29 mg kg¡1, confirming the low proportion of organo-
mercury compounds in soils. In our case, detectable concentra-
tions of organomercury compounds were observed only in
experiment 2 with a higher soil Hg content (Fig. 2). The results
show low levels of MeHg with no apparent trend according to
the distance from the agar layer, whereas the PhHg levels
tended to decrease with the distance from the agar layer. It has
already been shown that the organic forms of mercury are
more mobile than inorganic forms, and thus more toxic and
more readily bio-accumulated.[41] Thus, we can speculate on
the role of microbial exudates resulting in the mobilization of
organic Hg species. The presence of PhHg is not surprising in
the vicinity of a seed-dipping warehouse where phenylmercury
chloride was applied, as documented by Hintelmann et al.[42]

The volatile pool of Hg was also detected in experiment 2
with the higher Hg level. The concentrations of volatile Hg0

determined above the upper part of the rhizoboxes varied
between 13 and 20 ng m¡3 in the first measurement and from
16 to 19 ng m¡3 in the second one, whereas the Hg� concentra-
tions in the ambient air varied from 5 to 12 ng m¡3. Although
abiotic reduction in soils occurs with the help of reductants
(electron donors) such as Fe2C and humic and fulvic com-

Table 1. Mercury contents in individual fractions after sequential extraction – experiment 1; F1 – Hg leachable in water, F2 – Hg leachable under acidic conditions,
F3 – Hg bound to humic substances, F4 – elemental Hg and complexes, F5 - mercury sulfide, and F6 –residual H.

Distance from surface (mm) F1 mg/kg F2 mg/kg F3 mg/kg F4 mg/kg F5 mg/kg F6 mg/kg Recovery %

1 <0.003 0.035 § 0.007 0.29§ 0.02 0.105 § 0.021 0.070 § 0.042 0.015 § 0.007 95.5 § 3.5
2 <0.003 0.040 § 0.014 0.30 § 0.03 0.100 § 0.014 0.065 § 0.021 0.015 § 0.007 96.5 § 2.1
3 <0.003 0.040 § 0.014 0.31 § 0.06 0.085 § 0.021 0.080 § 0.028 0.015 § 0.007 91.5 § 2.1
4 <0.003 0.040 § 0.014 0.30 § 0.06 0.090 § 0.014 0.060 § 0.028 0.015 § 0.007 96.5 § 3.5
5 <0.003 0.045 § 0.007 0.28 § 0.06 0.105 § 0.007 0.050 § 0.014 0.010 § 0.000 92.0 § 7.1
6 <0.003 0.050 § 0.014 0.27 § 0.03 0.135 § 0.049 0.120 § 0.085 0.010 § 0.000 92.0 § 1.4

Table 2. Mercury contents in individual fractions after sequential extraction – experiment 2; F1 – Hg leachable in water, F2 – Hg leachable under acidic conditions,
F3 – Hg bound to humic substances, F4 – elemental Hg and complexes, F5 - mercury sulfide, and F6 –residual Hg.

Distance from surface (mm) F1 mg/kg F2 mg/kg F3 mg/kg F4 mg/kg F5 mg/kg F6 mg/kg Recovery %

1 0.036 § 0.006 0.062 § 0.043 2.95 § 0.68 3.28 § 1.01 1.00 § 0.52 0.034 § 0.004 93.8§ 4.1
2 0.038 § 0.006 0.047 § 0.036 2.30 § 0.50 3.38 § 0.97 1.16 § 0.70 0.035 § 0.006 90.7§ 2.6
3 0.042 § 0.008 0.032 § 0.022 2.30 § 0.49 3.35 § 0.85 1.12 § 0.65 0.049 § 0.009 92.6§ 7.0
4 0.040 § 0.014 0.042 § 0.034 2.15 § 0.42 3.29 § 0.94 1.05 § 0.77 0.050 § 0.015 90.3§ 6.8
5 0.041 § 0.009 0.034 § 0.025 2.15 § 0.35 3.48 § 0.86 1.03 § 0.78 0.056 § 0.018 90.4§ 1.4
6 0.039 § 0.011 0.033 § 0.028 2.15 § 0.51 3.48 § 0.85 0.97 § 0.72 0.055 § 0.010 95.5 § 10.4

Figure 1. The total and mobile contents of Hg in soil according to distance from
agar layer; A - experiment 1, B - experiment 2; data are presented as mean § stan-
dard deviation, n D 5.
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pounds,[43] the potential role of various soil microbial strains
has been widely investigated. Under model laboratory condi-
tions, organisms such as Pseudomonas putida, Acidithiobacillus
ferrooxidans, or Lysinibacillus fusiformis are able to volatilize
from 50% to almost 100% of Hg.[44–46]

For the estimation of Hg accumulation in the microbial bio-
mass, the exposed agar layer was analyzed at the end of the
experiment. The total Hg contents varied in the range from
0.11 to 0.36 mg kg¡1 at the end of the first experiment and
from 2.09 to 15.7 mg kg¡1 after the second experiment (the
pure agar contained 0.0034 mg kg¡1 of Hg). In the second
experiment, detectable values of organomercurials were found,
ranging from 2.2 to 12.1 mg/kg of MeHg, and from the levels
below the detection limit to 8.4 mg kg¡1 of PhHg. Therefore,
the microorganisms showed a high ability to accumulate Hg,
especially in highly contaminated soil. Karunasagar et al.[47]

investigated the Hg and MeHg biosorption ability of Aspergillus
niger where the accumulated Hg contents reached up to 3.2 mg
g¡1 of the sorbent without any toxicity symptoms for the
microorganisms. Similarly, the high Hg accumulation capacity
of Pseudomonas sp. and Bacillus sp. was observed by Grassi and
Netti[48] in extremely Hg contaminated coastal water.

To describe more precisely the soil microbial community at
the agar layer in the end of the second experiment, the diversity
of the individual strains was analyzed. The organisms repre-
senting 27 phyla were identified; those with more than 1%
abundance are summarized in Fig. 3. Sorkhoh et al.[49] identi-
fied Gammaproteobacteria, Actinobacteria, and Firmicutes as
the dominant mercury-resistant phyla. In our case, Firmicutes
was the predominant phylum at the end of the experiment, and
the detailed analysis of these organisms showed 42% abun-
dance of Paenibacillus sp. followed by Acetivibrio sp., Breviba-
cillus sp., Cohnella sp., Lysinibacillus sp., and Clostridium sp.
where their abundances varied between 0.5 and 1.8%. Other

genera of Firmicutes did not exceed 0.6% of the total amount of
the organisms.

Within the Paenibacillus genus, Paenibacillus agaridevorans
was the most abundant species, with abundance ranging from 7
to 32% of sequences.[50] The characteristics of the microbial
community before start of the experiment and after 90 days of
cultivation are substantially different. Among the four microor-
ganisms inoculated to the agar layer Paenibacillus sp. abun-
dance exceeded the remaining organisms where the abundance
of Pseudomonas sp. (Gammaproteobacteria) reached 3.5%, and
Burkholderia sp. (Betaproteobacteria) only 0.1%. Comparing
the agar-dwelling microbial community with the community
identified in the soil before start of the experiment, from the
organisms able to grow in the 0.1 mol L¡1 solution of Hg, only
Luteibacter (Gammaproteobacteria), Mycobacterium (Actino-
bacteria), Bacillus (Firmicutes), Staphylococcus (Firmicutes),
Bradyrhizobium (Alphaproteobacteria), and Sphingomonas
(Alphaproteobacteria) in abundance between 0.01 and 0.6%
were identified. Therefore, only Paenibacillus sp. proved to be
the predominant organism growing for a long time in the spe-
cific conditions of the rhizobox experiments. The evaluation of
the microbial strains behavior without presence of dominating
Paenibacillus sp. should be provided in further research to
assess which organisms are able to replace it.

Conclusions

Paenibacillus sp. are Gram-positive, aerobic or facultatively
anaerobic, spore-forming bacteria and are known as promising
organisms for the bioremediation of soil contaminated by poly-
aromatic hydrocarbons (particularly naphtalene) in soil.[51]

However, their potential ability to accumulate and transform
Hg in soil has never been tested. Microorganisms suitable for

Figure 2. The contents of organomercury compounds (MeHg and PhHg) in soil
according to distance from agar layer – experiment 2; data are presented as
mean § standard deviation, n D 5. Figure 3. Relative abundance of individual phyla (for phyla representing > 1%

abundance within the community) of microorganisms in the agar layer identified
in the end of rhizobox experiment; data are presented as mean § standard devia-
tion, n D 5.
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bioremediation should be characterized by developed resistance
mechanisms against the target pollutant, thereby avoiding
potential cell damage.[52] Simultaneously, the bacteria should
be able to absorb the pollutant and transform it into volatile
compounds. For mercury, this represents the reduction of
Hg2C to Hg� followed by passive volatilization without a loss of
energy.[53]

In such cases, the microbial biomass works as a catalyst
without mercury accumulation in the biomass. In this context,
Deinococcus geothermalis, Cupriavidus metallidurans, Entero-
bacter cloacae, Alkaligenes faecalis, and Pseudomonas putida
has been suggested as promising organisms after model labora-
tory experiments.[54,55] Our results suggest that Paenibacillus
sp. should be tested for potential bioremediation use as well.
However, their ability to accumulate, transform and potentially
volatilize mercury needs to be investigated in further research.
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Mercury can be released from soil by different 
extraction procedures. These procedures enable 
the determination of particular species present, 
the varying amounts of Hg bound to soil, and also 
the bioavailability and toxicity. The least tightly 
bound water-soluble fraction is obtained by the 
simple extraction using deionised water (Rodrigues 
et al. 2010). It estimates Hg portion present in soil 
pore water. This fraction of mercury is usually 
not in the form of the water-soluble ionic species 
but as species bound to dissolved organic matter; 
nevertheless, not directly on carbon (Biester and 
Scholz 1996). The application of diluted CH3COOH 
as an extraction agent belongs to the methods 

simulating approximately composition of the soil 
solution similarly as other mild extraction pro-
cedures such as CaCl2 solution (Novozamsky et 
al. 1993). The extraction solutions based on the 
chelating agents such as EDTA or DTPA represent 
another more efficient possibility. These agents 
are able to displace metals from insoluble organic 
or organometallic complexes in addition to those 
adsorbed on inorganic soil components (Rao et 
al. 2008). The other species are mercury fractions 
bound on iron sulphides, manganese hydroxides 
and carbonates, and Hg bound to the minerals. This 
strongly bound mercury species can be obtained 
by acids, e.g. HCl (Lechler et al. 1997).
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In soil, mercury can be bound very tightly to 
sulphur forming the insoluble HgS (Boszke et al. 
2008). This phase of mercury can be obtained 
either by aqua regia extraction in a microwave 
oven (Fernándes-Martínez and Rucandio 2003), or 
using the saturated Na2S solution from the residue 
remaining after the extraction procedures (Revis 
et al. 1989). The effect of the concentration of 
Na2S2O3 on the extraction efficiency was in detail 
studied by Issaro et al. (2010).

The proportion of Hg, which is not firmly bound 
to the silicate matrix of soil, is often obtained by 
using HNO3 as an extraction agent (Reis et al. 
2010). The mercury concentration in these extracts 
enables an estimation of the amount of Hg from 
anthropogenic sources. In some cases, concentrated 
nitric acid combined with HCl (Teršič et al. 2011) 
or H2SO4 (Mailman and Bodaly 2005) is employed 
for total mercury content determination. It might 
also be used in sequential extraction procedures to 
obtain elemental Hg (Bloom et al. 2003). Sequential 
extractions are suitable methods for the mercury 
speciation analysis of solid samples. However, there 
is no universal sequential extraction concerning 
the individual Hg fraction determination. Several 
approaches were demonstrated by many authors 
(Renneberg and Dudas 2001, Sánchez et al. 2005, 
Han et al. 2006, Liu et al. 2006). 

In this work, four various extraction agents as 
well as sequential extraction were applied for the 
assessment of Hg mobility and fractionation in 
one anthropogenically contaminated soil.

MATERIAL AND METHODS

Samples. Ten soil samples were collected from 
the former waste incineration plant in the suburb 
of Hradec Králové, Czech Republic. The selection 
of sampling sites was based on the experiment of 
Kacálková et al. (2009). Samples were collected in 
the vicinity of points 3 and 5. The plot 3 represented 
the average values of contamination (our samples 
1–5), while extreme Hg content was measured in 
the plot 5 closer to the plant (our samples 6–10). 
Samples were taken from the top layer (0–30 cm), 
air-dried, sieved < 2 mm and kept at 4°C for several 
weeks. Following characteristics of soil were meas-
ured: pHCaCl2

 (Novozamsky et al. 1993), organic 
matter content (Sims and Haby 1971) and cation ex-
change capacity (ISO 1994). Total content of S was 
determined by X-ray fluorescence spectrometry 

(Spectro IQ, Kleve, Germany), mercury analyser 
AMA-254 (LECO model, Altec, Czech Republic, 
Plzeň) was used for total Hg determination. All 
experiments were carried out in three repetitions.

Extractable fractions of mercury. Four extrac-
tion agents HNO3, Na2S2O3, EDTA, and CH3COOH 
were used to determine the mobile and mobilizable 
phases of Hg. For determination of potentially mo-
bilizable mercury portions, 0.25 g of each sample 
was decomposed in 5 mL of concentrated HNO3. 
The reaction mixture was digested at 280°C dur-
ing 75 min by using microwave heating in MLS 
ultraCLAVE IV system (Milestone, Leutkirch im 
Allgäu, Germany) and then milli-q water was 
added to a final volume of 50 mL. The mild ex-
traction procedures were performed as follows: 
(i) Na2S2O3 extraction proceeded overnight in 
10 mL of 0.01 mol/L solution, which was added 
to 1 g of the sample; (ii) 0.05 mol/L EDTA was 
adjusted with NaOH to pH 7. Subsequently, 1 g 
of soil was added to 10 mL of extraction solution 
and shaken for 1 h; (iii) 0.5 g of sample was added 
to 10 mL of 0.11 mol/L solution of CH3COOH and 
shaken overnight. Subsequently, all the samples 
were centrifuged for 10 min at 3000 rpm.

Hg content in all extracts was measured by 
inductively coupled plasma mass spectrometry 
(Agilent 7700x, Agilent Technologies Inc., Santa 
Clara, USA). The isotope Hg(202) was measured 
and Pt(195) was used as an internal standard 
in concentration 10 μg/L. As reference mate-
rial, San Joaquin Soil (SRM 2709) was utilized 
(theoretical Hg content is 1.4 ± 0.08 mg/kg; 
obtained recovery was 98%).

Sequential extraction. The sequential extraction 
procedure was designed by modifying the existing 
extraction schemes (Bloom et al. 2003, Boszke et al. 
2008). 0.1 g of each sample was leached into 10 mL 
of chloroform, shaken for 3 h and centrifuged. 
This step was considered as F0 and residue ob-
tained after the extractions was used in the next 
procedure. The soil/liquid ratio was the same for 
all extraction reagents. The extraction procedure 
was performed on the bulk samples according to 
the following scheme: F1 with redistilled water 
– Hg leachable in water, F2 with 0.5 mol/L HCl 
– Hg leachable under acidic conditions, F3 with 
0.2 mol/L KOH – Hg bound to humic substances, 
F4 with 50% HNO3 – elemental Hg and complexes, 
and F5 is solid residue. Experiments were carried 
out at laboratory temperature on shakers GFL 3006 
(Burgwedel, Germany) at 300 rpm and the extraction 
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time was 18 h in all fractionation steps. Subsequently, 
extracts were separated from a solid phase by cen-
trifugation for 10 min at 4000 rpm. The extraction 
agents from each single step were used as blank 
samples and the mercury content in all extracts 
was determined by using the AMA-254 analyser.

RESULTS AND DISCUSSION

Soil characteristic. The pHCaCl2
 of our samples 

equalled 7.18 ± 0.28 and the cation exchange capac-
ity was 131.7 ± 3.8 mmol+/kg. An oxidizable carbon 
and sulphur content ranged between 1.2–3.4% and 
0.28–0.56%, respectively. The organic matter com-
position and/or content as well as mercury affinity 
to the individual fractions were described in the 
other works (Kacálková et al. 2009, Šípková et al. 
2014). The measurements of the total Hg content 
indicated that in the vicinity of the former waste 
incineration plant there are places with relatively 
low Hg concentration; however, the sample with the 
amount of mercury reached even almost 29 mg/kg 
(Table 1). Kacálková et al. (2009) reported the 
same variability of the mercury content present in 
the same area showing the concentrations ranging 
from 0.15 to 12 mg/kg. Moreover, the highest or-
ganic matter content was observed in the samples 
representing the highest Hg values.

Single extractions. The extraction yields by 
individual extraction agents are shown in Table 1 
and summarized in Figure 1 as relative Hg por-
tions extractable from the total content. HNO3 
released around 50% of total Hg content in 8 of 
10 samples. In the case of the most contaminated 
sample the concentration was approximately 70% 
and even 96%. Using Na2S2O3 as an extraction 

agent the mercury yield was also highest in the last 
two samples. The average yield of these particular 
samples attains approximately 20% of the total. In 
other samples, the content of mercury ranged from 
1.2% to 3.4%. Thus, it might be inferred that in 
places with higher anthropogenic contamination, 
the presence of mercury species bound to sulphur 
is higher than in less contaminated samples. In 
the case of the most contaminated site the rate of 
extractable Hg using Na2S2O3 corresponds with 
the results reported by Issaro et al. (2010). They 
showed that the extraction yield of Na2S2O3 usually 
reaches 50 ± 5% of Hg obtained by HNO3 extrac-
tion from soils with high Hg levels from agricul-
tural processes near Paris, France. Moreover, they 
showed that the rate of extractable Hg by Na2S2O3 
is decreasing with decreasing total Hg content. 
On the other hand, Subirés-Munoz et al. (2011) 
obtained by this type of extraction approximately 
20% of the total Hg content. Their soils originated 
from the mining district of Almadén, Spain with 
high background Hg levels and influence of an-
thropogenic activities.

Further, using chelating agent EDTA, the values 
of extractable Hg ranged between 0.5% and 2% of 
the total Hg content, in all the experimental sam-
ples. These results correspond to those reported by 
Subirés-Munoz et al. (2011) who obtained less than 
2% of the total Hg. This small variability suggests 
that the amount of mercury, which might serve as 
a source for plant uptake, is similar both in more 
and less contaminated places. Coinciding results 
were also obtained by extraction with a solution of 
CH3COOH, which simulates natural conditions of 
soil solution. The yields of CH3COOH were below 
0.15% and confirmed no significant differences. 
The low availability therefore seems to indicate 

Table 1. Total and extractable contents of mercury after single extractions (µg/kg)

Sample Total HNO3 Na2S2O3 EDTA CH3COOH

1 1070 578 14.3 6.92 0.49
2 236 132 7.04 1.99 0.34
3 415 201 7.82 5.21 0.37
4 419 234 8.03 8.80 0.48
5 550 273 10.4 6.27 0.45
6 2050 1132 52.1 9.37 0.73
7 396 223 13.5 2.95 0.44
8 580 300 6.95 2.94 0.78
9 28 800 20 108 5877 481 11.3
10 10 500 10 040 2094 64.7 8.64
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that mercury is strongly bound to sulphide phases 
and/or to insoluble clay minerals and organic mat-
ter in the samples (Rodrigues et al. 2010). 

Sequential extraction. Mercury contents ex-
tracted in each step (F1–F5) are reported in Table 2. 
The sum of the amount removed by each extrac-
tion was in good agreement with the total amounts 
obtained by AMA-254. Values of recoveries ranged 
from 93% to 107%.

First fraction representing the total content 
of organomercury compounds (F0) was below 
the quantification limit (2 μg/kg) in all samples. 
Mobile fractions F1 and F2 were also very low for 
the majority of samples. Hg leachable in water 
was detectable only in the samples No. 9 and 10, 
containing the highest level of the total mercury 
content. Rodrigues et al. (2010) found similar 
value in samples from vicinity of chlor-alkali plant. 
The mercury leachable under acid conditions was 
measured in the aforementioned most contami-
nated samples and its content was less than 8%. 
Such high mercury content discovered in soil from 
the cinnabar refinery and mine by Miller et al. 
(1995). Low amount of this Hg species was found 

also in sample 6, which is the third site with high 
mercury concentration.

In the case of F3, Hg species values obtained 
were substantially higher. The semi-mobile mer-
cury contents ranged from 18% to 30%. These Hg 
species bound to organic matter were regarded 
as stronger complexes and thus have limited mo-
bility (Liu et al. 2006). Almost identical scale of 
the mercury fractions observed in the study of 
mercury mobility and bioavailability Boszke et 
al. (2008). The organic carbon content was also 
similar in this particular soil. Teršič et al. (2011) 
described mercury distribution in very contami-
nated soil from mining district of Idrija, Slovenia 
and in their study, Hg bound to organic or min-
eral soil matter reached from 35% to 40% of the 
total mercury content. These higher values can 
be connected with acidic pH because mercury is 
particularly bound to organic matter under the 
low pH (Schwesig et al. 1999). On the contrary, 
in our samples 9 and 10 the percentage ratios of 
this species were approximately 9% and differences 
among the amounts of mobile and semi-mobile 
fractions were relatively low.

 

0

20

40

60

80

100

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Ex
tr

ac
tio

n 
yi

el
d 

(%
 o

f t
ot

al
 H

g 
co

nt
en

t) 
HNO3 

0

5

10

15

20

25

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Na2S2O3 

0.00

0.05

0.10

0.15

0.20

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Ex
tr

ac
tio

n 
yi

el
d 

(%
 o

f t
ot

al
 H

g 
co

nt
en

t) 

Sample 

CH3COOH 

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

2.5

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

Sample 

EDTA 

Figure 1. Extraction yield after single extraction using individual chemical agents
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The highest Hg content was found in the case 
of non-mobile fraction, i.e. elemental mercury 
and Hg bound to complexes (F4). Although the 
sequential extraction by Lechler et al. (1997) was 
carried out with distinct extraction agent, results 
of Hg speciation showed the highest proportion 
of elemental mercury in the soil samples from 
former amalgamation milling of Ag-Au ores in 
Nevada, USA. Reis et al. (2010) divided the mercury 
species in a different way and their semi-mobile 
fraction included also elemental mercury. Thus, 
their values obtained from samples from the in-
dustrial complex and sulphide mine in Portugal, 
were similar to the results obtained in this study 
and the proportion ranged between 63% and 97%.

The content of mercury in solid residues after 
the extraction was in the majority of samples be-
low 12%. However, in more contaminated samples 
these values were higher. Obviously, the substantial 
proportions of residues content are species bound 
to silica or Hg sulphides. Liu et al. (2006) found 
around 10% of Hg species bound to sulphur, which 
corresponds to our hypothesis.

In order to describe the mobility and bioavail-
ability of mercury, several extraction agents and 
the sequential extraction described above were ap-
plied on soil collected near Hradec Králové, Czech 
Republic. In the area, several samples with high Hg 
concentration were found and the highest amount 
reached almost 29 mg/kg. Nevertheless, the total Hg 
content mostly achieved less than 2 mg/kg.

Based on the results of analyses, only a low 
amount of a mobile fraction, having the highest 
toxicity, was determined. In the majority of sam-
ples, which originated from the surroundings of 

the former waste incineration plant, less that 2% 
of the total Hg content was found. The lowest 
mercury yield was obtained using the acetic acid 
as a single extraction agent, which is a proportion 
generally defined as biologically available to plants 
(Quevauviller et al. 1993). In all experiments, the 
concentrations were below 0.15%.

Conversely, elemental Hg and mercury complexes 
were present in the highest amount and the propor-
tion of this fraction ranged between approximately 
50% and 70%. In the case of Hg bound to humic 
acids representing the semi-mobile species was 
determined as the second highest. Contrarily, 
higher Hg amounts were measured in the residu-
als of the two most contaminated samples. The 
results of this study concern on specific site and 
therefore the outcomes should not be taken as 
general characteristics of all anthropogenically 
contaminated soils.
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Abstract: Polar regions represent a unique environment for the study of mercury cycling in the global
ecosystem. Our research was focused on the assessment of the origin and mobility of mercury in the
geochemical cycle in Maritime Antarctic (James Ross Island) by means of atomic absorption
spectrometry. Mercury content in a set of extrusive (subaerial, subaqueous) and intrusive (dyke)
alkaline basalts ranged between 1.6 µg kg-1 (for samples without xenoliths) and 8 µg kg-1 (for samples
containing crustal xenoliths). The mercury content in alkaline basalts indicates a very low concentration
of mercury in peridotitic mantle sources. Samples of regolith from James Ross Island were subjected to
a comprehensive analytical procedure proposed for ultra-trace mercury concentrations involving
fractionation and thermal analysis. Total mercury contents in regolith (2.7–11.3 µg kg-1) did not deviate
from the natural background in this part of Antarctica. Additionally, the obtained results are about two
orders of magnitude smaller than values formerly assumed for primary mercury contents in basaltic
lavas. Our results from Antarctica were compared with mercury contents in basaltic rocks from
Greenland and the findings were confirmed. It seems that the input of mercury of geological origin into
the polar ecosystem is apparently lower than expected.
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Introduction

Contamination of the Antarctic ecosystem by pollutants
from lower latitudes is one of the main research topics
concerning Antarctica (Bargagli 2008). Although
Antarctica is isolated by the circulation of air masses
and ocean currents, the concentration of metals and
persistent compounds in environmental samples indicate
long-range transport of pollutants from continents of the
Southern Hemisphere (Bargagli 2008). These pollutants
includemercury, which concentrates in polar regions after
deposition and re-emission cycles (Bargagli et al. 2007,
Brooks et al. 2008a). Antarctica is contaminated less than
the Arctic by mercury from anthropogenic activities
(Pfaffhuber et al. 2012). The main sources of mercury
in Antarctica are marine aerosols, volcanic activity
and atmospheric deposition (Bargagli et al. 1998).
Contaminants are also introduced into the terrestrial
ecosystem by seabirds nesting on the shore (Nie et al. 2012).

Polar coastal ecosystems seem to be cold traps for
global atmospheric mercury burden (Bargagli 2005).
Atmospheric mercury consists mainly of the elemental

form (Bargagli et al. 2005). The Northern Hemisphere
has a higher mercury content (c. 30%) in the atmosphere
than the Southern Hemisphere (Bargagli 2005). Gaseous
elemental mercury can have a residence time in the
atmosphere of c. 1 year (Martínez-Cortizas et al. 1999).
However, in polar regions, the lifetime of Hg(0) in
the atmosphere is shorter than at lower latitudes
(Bargagli et al. 2005). Mercury cycling in the Antarctic
environment is well described in many works (e.g.
Bargagli 2005, Brooks et al. 2008a, Pfaffhuber et al.
2012). Reactive halogens in aerosols promote the
oxidation and deposition of mercury in coastal areas
(Bargagli et al. 2007). The oxidation of Hg(0) by bromine
after the polar sunrise increases the amount of reactive
gaseous mercury (Bargagli et al. 2005). These speciation
changes increase the amount of mercury deposited in
snowfall (Brooks et al. 2008b). A significant proportion of
the deposited mercury is returned to the atmosphere by
photochemical reduction (Bargagli et al. 2007). A portion
of divalent mercury deposited on snow enters into the
terrestrial ecosystem in meltwater (largely in bioavailable
form), which leads to increased concentrations of total
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Fig. 1. Sampling sites of volcanites and weathered materials (after CGS 2009). AS = Algal Stream, B = Bibby Hill, BB = Brandy
Bay, BH-MF = Berry Hill–Mendel Formation, CC = Crame Col saddle, DD = Davies Dome, L = Cape Lachman,
LC = Lachman Crags, PP = Panorama Pass saddle, SV = Solorina Valley.
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mercury in runoff (Bargagli et al. 2005). Nevertheless,
unlike the Arctic, an increase in mercury bioaccumulation
was not confirmed in Antarctica according to the analysis
of sediment cores (Bargagli et al. 2007). The mercury
content in organisms in areas close to the Antarctic
Peninsula is relatively low (De Moreno et al. 1997).
However, terrestrial environment is more susceptible to
the contamination. Bioaccumulation in lichens and
mosses has been observed (Bargagli et al. 1993, Bargagli
et al. 1998, Bargagli et al. 2005).

Very few studies have been dedicated to the description
of total mercury content in igneous rocks. Based on the
review by Fleischer (1970), mercury content in most
igneous rocks are usually below 100 µg kg-1, except for
alkaline basalts and kimberlites which contain several
hundred µg kg-1 on average. Mercury is emitted into the
air during volcanic eruption (e.g. Martin et al. 2012).
Due to the effective ionic radii of Hg2+, mercury might be
expected to accompany Ba, Sr and Ca in rock-forming
minerals, which probably accounts for the high
concentrations reported for alkaline basalt rocks (Fleischer
1970). Moreover, elevated mercury content was observed in
tholeiitic igneous rocks. Dissanayake & Vincent (1975)
published total mercury content in whole-rocks and
minerals from the layered Skaergaard Intrusion in East
Greenland, which is a part of the North Atlantic large
igneous province together with coeval flood basalts. The
average value was 257 µg kg-1 determined by radiochemical
neutron-activation analysis. Furthermore, the authors
confirmed the hypothesis that mercury is enriched in
plagioclase-rich igneous rocks.

To assess the origin, mobility and fate of mercury in
the Antarctic ecosystem, information obtained by
fractionation analysis can be used. The concentrations
of mercury in weathered material in deglaciated parts of
Antarctica may represent a background dependent on
local geological conditions or may be affected by another
source, such as the atmospheric deposition of mercury
from distant areas. The aim of this research was to
evaluate the geological influence of alkaline basaltic
bedrock on the mercury content in weathered material
and to consider the extent of mercury contamination in
the maritime ecosystem of the Antarctic Peninsula region.
Devising an appropriate analytical procedure for the
determination of low concentrations of mercury forms in
samples was an important task of this research.

Materials and methods

Location of the study

James Ross Island (64°10'S, 57°45'W) is located on the
north-eastern, leeward side of the Antarctic Peninsula
(Fig. 1). Its northern part, the Ulu Peninsula (CGS 2009),
is one of the largest deglaciated areas in the Antarctic

Peninsula region. The retreat of glaciers in this area
occurred in the late Glacial at 12.9 ± 1.2 ka (Nývlt et al.
2014). The Ulu Peninsula is predominantly formed by
Cretaceous marine sediments of the James Ross Basin
(e.g. Vodrážka & Crame 2011) that were overlain by
back-arc alkaline volcanites of the James Ross Island
Volcanic Group (Košler et al. 2009) together with a late
Miocene sedimentary sequence of terrestrial glacigenic,
glaciomarine and marine sediments of the Mendel
Formation (Nývlt et al. 2011). The 40Ar/39Ar age of
volcanites in the Ulu Peninsula, which are created from
hyaloclastic breccias, pillow-lavas and subaerial lava
flows accompanied by basaltic dykes and subvolcanic
plugs, is estimated to be in the range of 6–4Ma (Smellie
et al. 2008 and references therein).

Regarding the type of weathering processes in
Antarctica, where simple mechanical disintegration
predominates, the differences between parent rock and
weathered material are minor (Campbell & Claridge 1987).
However, compared to Continental Antarctica, the surface
of James Ross Island is influenced to a significantly greater
extent by liquid water, which promotes weathering and
enables the mobility of dissolved minerals and nutrients. In
addition, the surface at wet sites is often covered with a layer
of microorganisms or moss. In these places, organic matter
occurs in the upper layer of the regolith.

Collection of samples

The collection of volcanic rocks and weathered materials
was performed during the Czech polar expedition at
the Johann Gregor Mendel station in the summers of
2011–12 and 2012–13. In total, 11 rock samples and
33 regolith samples were collected. Considering the
objectives of the research, two types of regolith were
distinguished. Weathered material from dry surfaces
(plateaus, hillsides and stony hillocks) was termed as
type 1, whereas samples from streams (deposits in
watercourses) were termed as type 2. It can be assumed
that both types differ in the degree of particle leaching
which may evince the mercury content. The regolith was
collected using a stainless scoop; samples of type 1 were
removed from a depth of 2–10 cm and type 2 from the
edge of streams. The top layer of type 1 was not taken due
to the potential presence of microbiota or guano. The
samples were subsequently dried in the laboratory at
the station for 48 hours (at c. 15°C) and sieved to a size
fraction below 2mm. Only this fraction was used in
further investigations. The samples were stored at 4°C in
polyethylene containers. The collected material was
transported to the laboratory in the Czech Republic in a
cooling box.

The following transects through the selected localities
(Fig. 1) were suggested: Crame Col saddle, Berry Hill–
Mendel Formation, Panorama Pass saddle, Brandy Bay
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and Solorina Valley. Additionally, samples from Algal
Stream were also taken. The Berry Hill–Mendel
Formation transect included the sampling of erratic
granite and microgranite pebbles from the Mendel
Formation, as well as hyaloclastite breccias and massive
basalts above the Mendel Formation. Due to the
assessment of mercury content in alkaline volcanites of
the Ulu Peninsula, various petrographical samples out of
the transects were also collected. Subvolcanic plugs and
dykes formed by Na-rich basalt–hawaiite were sampled
along the northern slope of Bibby Hill. Basalt pillow lava
was collected on Cape Lachman, while subaerial dolerite
lava was sampled on exposed upper parts of the Lachman
Crags and Davies Dome.

With respect to the low levels of mercury detected in
basaltic lavas from the James Ross Island Volcanic
Group, an additional polar field campaign focused on
the sampling of Palaeocene flood basalts was performed.
Exposed basalts in the vicinity of the Arctic Station
(University of Copenhagen) in Qeqertarsuaq, Disko
Island, West Greenland (e.g. Larsen & Pedersen 2009)
were chosen as a comparative locality. Sampling sites and
the petrographical features of the collected material are
defined in Table I.

Analytical procedures

Thin sections of representative rock were prepared for
detailed petrographical investigation (structural/textural
characteristics, identification of the constituent mineral
phases). Photographs were acquired using an Olympus
BX 51 polarizing microscope equipped with a Canon
EOS 1100D digital camera.

Prior to analysis, the rock samples were ground to a size
fraction below 2mm. Afterwards, all samples of rock and
regolith were milled to a size fraction below 63 µm using
short durations of milling to prevent sample heating.
The total mercury content in all samples was determined
using an AMA-254 Analyzer (Altec, Czech Republic).
This atomic absorption spectrometer incorporating
thermo-oxidative decomposition of the sample allows
the measurement of liquid and solid samples and the pre-
concentration of mercury atoms on a gold amalgamator.
Three parallel analyses were performed for each sample.

The determination of total mercury in solid samples was
verified by means of the certified reference material CRM
020 TraceMetals – Sandy Loam 2 (RTC,USA). The limit
of quantification for all measurements was 0.3 µg kg-1.

The samples from the transect in Brandy Bay were
subjected to fractionation analysis. The following
procedure of sequential extraction was designed for
the determination of low concentrations of mercury
forms. Total mercury was fractionated into mobile
mercury (extracted in 0.5 mol l-1 HCl), mercury bound
to organic matter (extracted in 0.2 mol l-1 KOH),
elemental mercury (extracted in 50% HNO3) and
residual mercury (the content in solid residue after
extraction in HNO3). The extraction was carried out
using a return shaker at laboratory temperature, with a
solid/liquid ratio of 100 mg of sample to 10 ml of
extractant; the time of extraction was 18 hours for each
step. Extracts were separated by centrifugation; solid
residues were dried at 30°C. The determination of
individual mercury forms from the solid residues
was performed after each extraction step (for the entire
weight of each sample). The concentrations of the
mercury forms were calculated from the differences in
mercury contents between the steps. Therefore, a new
portion of the sample was required for each step of the
extraction. Three parallel extractions were performed;
thus, one sample was extracted in nine repetitions. The
measurement of solid samples allows the determination
of lower mercury concentrations than the measurement of
liquid extracts.

The content of Hg(0) in samples from Brandy Bay was
also determined using thermal desorption. The Hg(0) was
calculated from the difference in mercury contents before
and after heating at 105°C for 48 hours (Coufalík et al.
2014). In addition, the thermal stability of mercury in
samples from Brandy Bay was also studied. Samples were
heated in an oven from 50–250°C, with the temperature
increasing in steps of 50°C over 2 hours. The determination
of mercury content in the samples was performed at each
temperature step.

In addition, the organic carbon content in samples
from Brandy Bay was determined after the previous
removal of carbonates by HCl. Measurements were
performed on a Vario TOC Cube Analyzer (Germany).

Table I. Samples from the comparative locality in Greenland.

Sample GPS co-ordinates Petrographical type

DIK01 69°15'13.536"N, 53°29'22.956"W Olivine-phyric basalt dyke
DIK05B 69°15'56.808"N, 53°32'51.792"W Amygdaloidal feldspar-phyric dolerite
DIK05C 69°15'56.808"N, 53°32'51.792"W Olivine-phyric basalt lava
DIK06 69°15'15.480"N, 53°30'48.636"W Amygdaloidal olivine basalt clast from hyaloclastite breccia
DIK07 69°15'10.836"N, 53°29'45.276"W Feldspar-phyric basalt lava
DIK08 69°15'39.060"N, 53°27'35.604"W Olivine-phyric basalt lava
DIK09 69°15'44.532"N, 53°31'58.044"W Olivine and feldspar-phyric lava

284 PAVEL COUFALÍK et al.

http://journals.cambridge.org


http://journals.cambridge.org Downloaded: 28 Apr 2015 IP address: 147.231.204.183

Results

Petrography of the parent rocks

The bedrock of most of the transects is represented by
alkaline olivine basalts and dolerites of the James Ross
Island Volcanic Group. The sampled sites covered

products with textural features of both subaerial and
subaqueous volcanic activity. Among the primary
minerals, volcanites contain phenocrysts of euhedral
olivine, occurring as individual crystals and as
glomeroporphyritic aggregates (Fig. 2a). Olivine crystals
contain inclusions of spinel group minerals. Olivine is

Fig. 2. Photomicrographs of the analysed rocks. a. Glomeroporphyritic olivine containing euhedral Cr-spinel (B2r, hawaiite, Bibby Hill;
crossed polars). b. Plagioclase laths enclosed in anhedral clinopyroxene (BH-MF5r, platy basalt flow above the Mendel Formation;
crossed polars). c. Reaction rim around quartz xenolith (B2r; parallel polars). d. Amphibole from mafic enclave in granite (BH-MF6r_b,
pebble from the Mendel Formation; parallel polars). e. Plagioclase with compositionally different zones highlighted by selective
sericitization (BH-MF6r_d, granite pebble from the Mendel Formation; crossed polars). f. Quartz, feldspar and biotite in a felsic
fine-grained matrix (BH-MF6r_c, pebble of porphyric microgranite newly identified from the Mendel Formation; crossed polars).
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also present in the matrix, where it is accompanied by
laths of plagioclase with ophitic to trachytic arrangements.
Plagioclase crystals can be enclosed in subhedral to anhedral
clinopyroxene (Fig. 2b). Additionally, a variable amount
of glass can also be found in quickly chilled samples. The
majority of accessory minerals are formed by magnetite
and ilmenite. Secondary minerals include alteration
products of olivine, zeolite group minerals in amygdules,
and the palagonitic alteration of glass in hyaloclastic
breccias. A characteristic textural feature of the studied
basalts is the presence of xenoliths from underlying
Cretaceous sediments of the James Ross Basin (Fig. 2c).

The broad petrographical variability of the bedrock of
James Ross Island is represented by the erratic fraction of
Mendel Formation sediments (Berry Hill–Mendel
Formation transect). Among the prevalent basaltic
lavas and tephra of local origin, there are also present
gravel-to-boulder clasts of magmatic (granitoids, diorites
and gabbros) and metamorphic (cherts, phyllites, biotite

gneisses, orthogneisses and amphibolites) rocks with a
presumed origin from the Antarctic Peninsula Batholith
and the surrounding crystalline basement. Various types of
medium-grain granites (both porphyric and epigranular) are
the most abundant. Granites exhibit textures of interaction
with basic melt demonstrated by the presence of abundant
mafic microgranular enclaves of dioritic composition rich in
green amphibole and biotite (Fig. 2d). Even granites without
visible mafic microgranular enclaves show evidence of
magma mixing, as they contain feldspar crystals with

Table II. Total mercury content in rock samples in µg kg-1.

James Ross Island Greenland
Sample Sample

BH-MF2r 1.9 DIK01 3.2
BH-MF5r 8.0 DIK05B 1.3
BH-MF6r a 4.0 DIK05C 1.7
BH-MF6r b 1.8 DIK06 3.8
BH-MF6r c 2.9 DIK07 1.5
BH-MF6r d 0.7 DIK08 1.1
B1r 1.6 DIK09 2.0
B2r 2.6
Lr 8.0
LCr 3.4
DDr 2.8

Table III. Total mercury content in regolith in µg kg-1.

Sample Type 1 Type 2 Sample Type 1 Type 2

CC1 4.5 BB1 7.6 7.2
CC2 9.8 BB2 8.3 5.3
CC3 8.2 BB3 9.4 9.1
CC4 4.7 BB4 7.9 6.3
CC5 5.0 BB5 7.3 7.2
CC6 4.9 BB6 8.3 5.5
CC7 5.4 BB7 10.3 4.3
AS1 7.8 BB8 11.0 5.2
AS2 7.6 SV1 3.8 6.3
AS3 5.5 SV2 3.0 4.6
BH-MF1 5.5 SV3 5.6 5.2
BH-MF2 11.3 SV4 4.1
BH-MF3 5.6 SV5 4.2
BH-MF4 5.6 SV6 3.6 4.5
BH-MF5 6.7 SV7 2.7 3.8
BH-MF6 5.6
PP1 8.0
PP2 5.1
PP3 7.2
PP4 5.4
PP5 8.4
PP6 3.1
PP7 4.3

Table IV. Content of mercury forms in samples from Brandy Bay in µg kg-1.

Sample Organic carbon Sequential extraction Thermal desorption

(%) Mobile Hg Organic bound Hg Hg0 Residual Hg Hg0

BB1type1 0.45 1.7 2.8 2.7 0.4 2.7
BB1type2 0.41 1.9 1.7 3.3 0.3 1.8
BB2type1 0.31 2.4 3.3 2.2 0.4 2.4
BB2type2 0.28 1.8 1.3 1.9 0.3 0.9
BB3type1 0.31 5.1 1.8 2.0 0.5 1.7
BB3type2 0.21 4.4 0.7 2.8 1.2 2.5
BB4type1 0.45 2.2 3.1 2.1 0.5 1.8
BB4type2 1.24 1.4 3.0 1.5 0.4 1.2
BB5type1 0.24 3.6 1.5 1.6 0.6 1.1
BB5type2 0.49 2.2 3.0 1.6 0.4 1.5
BB6type1 0.32 4.9 0.7 2.2 0.5 1.4
BB6type2 0.30 3.1 0.4 1.6 0.4 1.2
BB7type1 0.38 6.3 0.6 3.0 0.4 1.9
BB7type2 0.23 2.1 – 1.9 0.3 1.6
BB8type1 0.60 4.4 4.3 1.6 0.7 1.7
BB8type2 0.22 1.4 2.1 1.2 0.5 1.1

– = below the limit of quantification.
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rounded zones resembling those grown under magma-
mixing conditions. Growing zones are highlighted by
selective alteration (Fig. 2e). Dyke equivalents of granites–
porphyric microgranites, which are characterized by
phenocryst of quartz, alkaline feldspars and biotite (Fig. 2f),
were newly recognized within the Mendel Formation.

Total mercury contents

The studied samples of regolith and bedrock from
James Ross Island cover various petrographical types.
Therefore, the relatively low range of total mercury
content (0.7–11.3 µg kg-1) was unexpected (Table II and
Table III). The relative standard deviation (RSD) of the
determination was within 3% for all samples.

The determined concentrations of total mercury in rock
samples from James Ross Island and Greenland are
presented in Table II. While the results obtained for
granites and microgranites of the Mendel Formation
(0.7–4.0 µg kg-1) were in the expected range, the very
low mercury content found in the alkaline volcanites
(1.6–8.0 µg kg-1) were quite unexpected. The results
obtained for mineralogically and texturally similar
basaltic lavas from Greenland were also in the low range
(1.1–3.8 µg kg-1). Since volcanites in polar regions are not
strongly affected by chemical weathering, these results can
be considered as reliable and significant.

Fractionation analysis and thermal desorption

Fractionation analysis was performed on samples with
the highest mercury content, i.e. those from the transect in
Brandy Bay. Results of the determination of individual
mercury forms together with organic carbon content

are presented in Table IV. Elemental mercury was
determined using both sequential extraction and thermal
desorption. The RSD of the determination was up to 8%
for all mercury forms. The decrease in mercury content in
samples from Brandy Bay with increasing temperature
(in steps) for both regolith types is presented in Fig. 3.

Discussion

Total mercury content

The results of older studies (cf. Fleischer 1970, Dissanayake
& Vincent 1975) were not confirmed. Similarly, Zintwana
et al. (2012) found significantly lower mercury
concentrations for the Skaergaard Intrusion than in
previous measurements, and the authors found no
evidence of mercury enrichment in plagioclase-rich
igneous rocks, as was reported previously. Zintwana
et al. (2012) attributed this difference to the inaccurate
analytical methodology of early measurements.

Rudnick & Gao (2003) published the following
mercury contents in the Earth’s crust: 50 µg kg-1 for the
upper continental crust, 8 µg kg-1 for the middle
continental crust and 6 µg kg-1 for the lower continental
crust. The mercury content in the primitive mantle is
estimated to be 6 µg kg-1 (Palme & O’Neill 2003).
Nevertheless, it seems that these estimates are being
reduced with increasing data. The relatively high range
of mercury content determined for basalts from James
Ross Island in comparison with Greenland samples is
probably the result of contamination of basaltic melt by
crustal material. Numerous findings of xenoliths from
the underlying Cretaceous sedimentary rocks represent
evidence of this contamination. The influence of

Fig. 3. Release of mercury from samples from Brandy Bay. a. Type 1. b. Type 2.

MERCURY IN JAMES ROSS ISLAND 287

http://journals.cambridge.org


http://journals.cambridge.org Downloaded: 28 Apr 2015 IP address: 147.231.204.183

sediments on the composition of lavas on James Ross
Island is also recorded in the Li isotope system (Košler
et al. 2009). The homogeneous distribution of mercury in
the primitive mantle cannot be expected. Thus, mercury
content in the primitive mantle could even be lower.

Concentrations of total mercury in regolith samples
from all transects are presented in Table III. The transects
were designed to run through the geological layers along
with the change in altitude. A trend of mercury
accumulation with a drop in altitude or a significantly
higher concentration in some localities was not observed.
The determined concentrations were relatively low in
relation to published data. The lowest mercury content
(0.5 µg kg-1) was determined in sediments from Deception
Island, outside fumaroles (De Ferro et al. 2014). Higher
mercury concentrations were found in other parts of
Antarctica, mostly up to 100 µg kg-1 (Bargagli et al. 1993,
1998, 2005, Nie et al. 2012), compared to those found for
James Ross Island (this study).

The total mercury content in samples may be
considerably affected by speciation. Mobile mercury
forms are subjected to the influence of external
conditions, i.e. leaching from particles of weathered
material; thus, the mercury content in geological layers
increases at lower elevations. The secondary enrichment
of material by mobile forms is noticeable in the case of
samples from Solorina Valley (type 2). However, this
form of enrichment caused by mercury transport via
surface water cannot be compared to the effect of
bio-vectors such as penguins or seals (Nie et al. 2012).

The calculated baseline concentration of mercury
(without an anthropogenic contribution) on King
George Island (South Shetland Islands) is 13 µg kg-1

(Lu et al. 2012). Mercury content in rock and regolith
samples did not differ significantly. The determined
concentrations in James Ross Island could be considered
as a background in this part of Antarctica. Nevertheless,
the possible contamination of the area by long-range
transport is not excluded. Mercury deposition from the
atmosphere may not be evident in these inorganic
samples.

Fractionation analysis and thermal desorption

Determination of the mobility (i.e. bioavailability) and
thermal stability (i.e. inclination towards re-emission) of
mercury in material is essential for the assessment of
mercury fate in the Antarctic environment. A proportion
of mercury releasable in water exhibits a considerable
variability depending on the location. It may be caused by
the adsorption of ions onto particles after the evaporation
of meltwater (Bargagli et al. 2007). In this case, the first
extraction step also consisted of mercury bound to
alkaline components of the material. The content of
mobile mercury varied between 23–61% of the total

content in samples. Mercury in surface soil is mostly
bound to organic matter or clay (Bargagli et al. 2005).
In general, the content of organic material in Antarctic
soils and sediments is very low (Campbell & Claridge
1987), as can be seen here (Table IV). A soil poor in
carbon may have an excess of metal with respect to the
number of bonding groups in organic material, which
increases the soluble fraction (Bargagli et al. 2007).
Mercury bound to organic matter formed up to 53% of
total mercury content. This is probably the result of
strong interactions between mercury and organic matter,
even if the mercury content did not correlate with the
content of organic carbon (Bargagli et al. 1998). A direct
correlation of mercury levels with carbon was confirmed for
samples with higher carbon content (Bargagli et al. 1993)
or in the case of ornithogenic sediments (Nie et al. 2012).
Elemental mercury constituted 15–47% of the mercury in
samples. Residual mercury formed 4–14%; this fraction
consists of insoluble and immobile mercury forms, such as
mercury sulfide.

The results of Hg(0) determination obtained by thermal
desorption and sequential extraction evinced a sufficient
degree of conformity in relation to low concentrations.
The values determined thermally were equal to or lower
than the concentrations determined by the extraction.
A difference of at least 1 µg kg-1 was observed for the BB1
and BB2 samples (type 2) and for the BB7 sample (type 1).
Thus, the extraction of amalgams or complex compounds
together with elemental mercury could be expected for
these samples in this extraction step.

Mercury, which condenses in areas with a cold climate,
tends to have low thermal stability (Martínez-Cortizas
et al. 1999). Mercury re-emission from the surface
depends on the intensity of metal interaction with the
matrix, the surface of the particles and the thermal
stability of the mercury species contained. Thermal
stability may also be enhanced by adsorption to internal
surfaces of the particles (Coufalík et al. 2014).

Significant mercury release was not observed up to
50°C, which may be the result of the relatively high
temperature of the deglaciated surface of James Ross
Island during sunny days in the summer period. The
proportion of mercury with low thermal stability (up to
100°C) was lower than that of thermally determined
Hg(0). Thus, a portion of elemental mercury is not free
and is adsorbed in pores of the particles. The highest
mercury release was observed between 150 and 200°C; the
mercury released here was the divalent form, which is not
bound to organic matter. The remaining content after the
heating of samples to 250°C can be defined as thermally
stable mercury. This proportion was always higher for
type 2 than for type 1 and formed up to 43% of the total
content. The content of residual mercury (Table IV) was
very low. For this reason, thermally stable mercury was
not comprised only of mercury sulfide but also contained
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other divalent mercury forms, such as the mercury bound
to organic matter (Coufalík et al. 2014).

Based on the results obtained, the following mercury
cycle in the Antarctic Peninsula region could be expected.
Low mercury concentrations which are released from the
bedrock by weathering processes represent the background.
The input of additional mercury from the atmosphere
is probable, which may increase the amount of mobile
divalent mercury in the ecosystem. A proportion of
deposited mercury is subjected to re-emission. Transport
and adsorption occur at temperatures above 0°C.
Generally, the content of organic matter and mineral
particles in regolith is very low. Thus, insignificant
capture by particles of material poor in carbon occurs
and a substantial portion of the mercury migrates. For
this reason, there is no obvious contamination in
inorganic components of the environment. Mercury can
accumulate by adsorption to the finest particles (e.g. in
lakes) or flow out into the sea. The degree of
contamination of the environment in this area cannot be
determined on the basis of the analysis of inorganic
samples. The solution may consist of the analysis of living
organisms. To assess Hg0 input from the atmosphere, the
analysis of lichens can be suggested; the analysis of
cyanobacterial coatings could be proposed to evaluate the
extent of mercury accumulation in the aquatic environment.

Conclusion

Mercury content in basaltic lavas is significantly lower
than previously considered, which indicates a very low
mercury concentration in the peridotitic mantle source.
Background concentrations of mercury in regolith in
Antarctica are dependent mainly on the concentrations in
parent rocks, especially because of the low retention capacity
of weathered material with a low content of organic matter
and particles with a large surface. It seems that mercury
deposition from the atmosphere occurs in the region of the
Antarctic Peninsula. However, its extent cannot be evaluated
on the basis of the analysis of inorganic samples.

Acknowledgements

We greatly appreciate editorial handling of John Smellie as
well as the thoughtful reviews of two anonymous reviewers.
The main financial support was provided by the Grant
Agency of the Czech Republic, Project P503/12/0682. The
authors are grateful to the Czech Antarctic Station “J.G.
Mendel”, James Ross Island, Antarctica and the Arctic
Station in Qeqertarsuaq, Disko Island, West Greenland for
allowing them access to their facilities. The work was also
supported by the Institute of Analytical Chemistry of the
ASCR under the Institutional Research Plan RVO:
68081715, and by the project RVO 67985831 of the
Institute of Geology of the ASCR. The involvement of

Lukáš Krmíček in polar research was covered by the
“EXCELLENT TEAMS” project at Brno University of
Technology; registration number CZ.1.07/2.3.00/30.0005.
Richard Pokorný also acknowledges the projects CZ.1.07/
2.3.00/35.0046 and FZP IG 1/2014. Special thanks go to
Diana Sychová for technical assistance.

References

BARGAGLI, R. 2005. Antarctic ecosystems. Environmental contamination,
climatic change, and human impact. Berlin: Springer, 395 pp.

BARGAGLI, R. 2008. Environmental contamination in Antarctic
ecosystems. Science of the Total Environment, 400, 212–226.

BARGAGLI, R., MONACI, F. & BUCCI, C. 2007. Environmental
biogeochemistry of mercury in Antarctic ecosystems. Soil Biology &
Biochemistry, 39, 352–360.

BARGAGLI, R., AGNORELLI, C., BORGHINI, F. & MONACI, F. 2005.
Enhanced deposition and bioaccumulation of mercury in Antarctic
terrestrial ecosystems facing a coastal polynya. Environmental Science
& Technology, 39, 8150–8155.

BARGAGLI, R., BATTISTI, E., FOCARDI, S. & FORMICHI, P. 1993.
Preliminary data on environmental distribution of mercury in
northern Victoria Land, Antarctica. Antarctic Science, 5, 3–8.

BARGAGLI, R., SANCHEZ-HERNANDEZ, J.C., MARTELLA, L. & MONACI, F.
1998. Mercury, cadmium and lead accumulation in Antarctic mosses
growing along nutrient and moisture gradients. Polar Biology, 19,
316–322.

BROOKS, S., ARIMOTO, R., LINDBERG, S. & SOUTHWORTH, G. 2008a.
Antarctic polar plateau snow surface conversion of deposited oxidized
mercury to gaseous elemental mercury with fractional long-term burial.
Atmospheric Environment, 42, 2877–2884.

BROOKS, S., LINDBERG, S., SOUTHWORTH, G. & ARIMOTO, R. 2008b.
Springtime atmospheric mercury speciation in the McMurdo,
Antarctica coastal region. Atmospheric Environment, 42, 2885–2893.

CAMPBELL, I.B. & CLARIDGE, G.G.C. 1987. Antarctica: soils, weathering
processes and environment. Amsterdam: Elsevier, 368 pp.

CGS. 2009. James Ross Island – northern part. Topographical map,
1:25000. Prague: Czech Geological Survey.

COUFALÍK, P., ZVĚŘINA, O. & KOMÁREK, J. 2014. Determination of
mercury species using thermal desorption analysis in AAS. Chemical
Papers, 68, 427–434.

DE FERRO, A.M., MOTA, A.M. & CANÁRIO, J. 2014. Pathways and
speciation of mercury in the environmental compartments of
Deception Island, Antarctica. Chemosphere, 95, 227–233.

DEMORENO, J.E.A., GERPE, M.S., MORENO, V.J. & VODOPIVEZ, C. 1997.
Heavy metals in Antarctic organisms. Polar Biology, 17, 131–140.

DISSANAYAKE, C.B. & VINCENT, E.A. 1975. Mercury in rocks and
minerals of the Skaergaard intrusion, East Greenland. Mineralogical
Magazine, 40, 33–42.

FLEISCHER, M. 1970. Summary of the literature on the inorganic
geochemistry of mercury. In Mercury in the environment. Geological
Survey Professional Paper 713. Washington, DC: United States
Geological Survey, 67 pp.

KOŠLER, J., MAGNA, T., MLČOCH, B., MIXA, P., NÝVLT, D. & HOLUB, F.V.
2009. Combined Sr, Nd, Pb andLi isotope geochemistry of alkaline lavas
from northern James Ross Island (Antarctic Peninsula) and implications
for back-arc magma formation. Chemical Geology, 258, 207–218.

LARSEN, L.M. & PEDERSEN, A.K. 2009. Petrology of the paleocene
picrites and flood basalts on Disko and Nuussuaq, West Greenland.
Journal of Petrology, 50, 1667–1711.

LU, Z.B., CAI, M.H., WANG, J., YANG, H.Z. & HE, J.F. 2012. Baseline
values for metals in soils on Fildes Peninsula, King George Island,
Antarctica: the extent of anthropogenic pollution. Environmental
Monitoring and Assessment, 184, 7013–7021.

MERCURY IN JAMES ROSS ISLAND 289

http://journals.cambridge.org


http://journals.cambridge.org Downloaded: 28 Apr 2015 IP address: 147.231.204.183

MARTIN, R.S., WITT, M.L.I., SAWYER, G.M., THOMAS, H.E.,
WATT, S.F.L., BAGNATO, E., CALABRESE, S., AIUPPA, A., DELMELLE, P.,
PYLE, D.M. & MATHER, T.A. 2012. Bioindication of volcanic
mercury (Hg) deposition around Mt. Etna (Sicily). Chemical Geology,
310, 12–22.

MARTÍNEZ-CORTIZAS, A., PONTEVEDRA-POMBAL, X., GARCÍA-RODEJA, E.,
NÓVOA-MUÑOZ, J.C. & SHOTYK, W. 1999. Mercury in a Spanish peat
bog: archive of climate change and atmospheric metal deposition.
Science, 284, 939–942.

NÝVLT, D., KOŠLER, J., MLČOCH, B., MIXA, P., LISÁ, L., BUBÍK, M. &
HENDRIKS, B.W.H. 2011. The Mendel Formation: evidence for late
Miocene climatic cyclicity at the northern tip of the Antarctic Peninsula.
Palaeogeography, Palaeoclimatology, Palaeoecology, 299, 363–384.

NÝVLT, D., BRAUCHER, R., ENGEL, Z., MLČOCH, B. & ASTER TEAM.
2014. Timing of the northern Prince Gustav Ice Stream retreat and the
deglaciation of northern James Ross Island, Antarctic Peninsula
during the last glacial-interglacial transition.Quaternary Research, 82,
441–449.

NIE, Y., LIU, X.D., SUN, L.G. & EMSLIE, S.D. 2012. Effect of penguin
and seal excrement on mercury distribution in sediments from the
Ross Sea region, East Antarctica. Science of the Total Environment, 433,
132–140.

PALME, H. & O’NEILL, H.S.C. 2003. Cosmochemical estimates of mantle
composition. In HOLLAND H.D. & TUREKIAN K.K., eds. Treatise on
geochemistry, vol. 2. New York, NY: Elsevier, 1–38.

PFAFFHUBER, K.A., BERG, T., HIRDMAN, D. & STOHL, A. 2012.
Atmospheric mercury observations from Antarctica: seasonal
variation and source and sink region calculations. Atmospheric
Chemistry and Physics, 12, 3241–3251.

RUDNICK, R.L. & GAO, S. 2003. Composition of the continental crust.
In HOLLAND H.D. & TUREKIAN K.K., eds. Treatise on geochemistry,
vol. 3. New York, NY: Elsevier, 1–64.

SMELLIE, J.L., JOHNSON, J.S., MCINTOSH, W.C., ESSER, R.,
GUDMUNDSSON, M.T., HAMBREY, M.J. & DE VRIES, B.V. 2008. Six
million years of glacial history recorded in volcanic lithofacies of
the James Ross Island Volcanic Group, Antarctic Peninsula.
Palaeogeography, Palaeoclimatology, Palaeoecology, 260, 122–148.

VODRÁŽKA, R. & CRAME, J.A. 2011. First fossil sponge from Antarctica
and its paleobiogeographical significance. Journal of Paleontology, 85,
48–57.

ZINTWANA, M.P., CAWTHORN, R.G., ASHWAL, L.D., ROELOFSE, F. &
CRONWRIGHT, H. 2012. Mercury in the Bushveld Complex, South
Africa, and the Skaergaard Intrusion, Greenland. Chemical Geology,
320, 147–155.

290 PAVEL COUFALÍK et al.

http://journals.cambridge.org


 

Příloha VII 

 



Seasonal Variability of Mercury Contents in Street Dust in Brno,
Czech Republic

Pavel Coufalı́k • Ondřej Zvěřina • Pavel Mikuška •

Josef Komárek
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Abstract Environmental contamination by mercury car-

ries serious risks to the biosphere. Urban agglomerations

burdened with traffic are characterized by substantial dust

levels, including high concentrations of pollutants bound to

particulate matter. In this research, the content of particu-

late mercury in street dust was investigated in relation to

the season and traffic intensity. In total, 80 street dust

samples were collected in the centre of Brno (Czech

Republic) in which total and bioaccessible mercury con-

tents were determined. Total mercury content in the sam-

ples ranged from 0.03 to 2.67 mg/kg. The content of

bioaccessible mercury was below the limit of quantification

in all samples. Thus, street dust did not increase the daily

mercury intake by the population in studied area. A clear

trend of mercury accumulation in street dust depending on

traffic intensity in the investigated streets was not observed

over the whole year.

Keywords Particulate mercury � Accumulation �
Street dust � Re-suspension

Air pollution with heavy metals represents a serious health

hazard (WHO 2007). Mercury is a highly dangerous con-

taminant which is transported over long distances from its

source. Anthropogenic sources include industrial production

as well as fuels burning in vehicles (Stamenkovic et al.

2007), which contribute to the contamination of the urban

environment especially in larger agglomerations. In urban

areas, mercury concentrations exhibit a higher variability

than in rural areas. This trend is partly influenced by mete-

orological conditions. The condensation of mercury forms

on particles in the atmosphere occurs more in winter months,

which increases the content of particulate mercury (HgP) in

the dust (Liu et al. 2007).

The harmful effects of dust particles are proportional to

their aerodynamic diameter; particles below 10 lm in size

(PM10) and especially below 2.5 lm (PM2.5) pose serious

health risks (Amato et al. 2010; Charlesworth et al. 2011).

In the urban environment, re-suspended street dust is

often a source of these particles (Charlesworth et al. 2011;

Žibret et al. 2013). Contamination by dust particles can be

studied after the sampling of aerosols (Liu et al. 2007) or

after the direct sampling of street dust (Amato et al. 2011;

Hu et al. 2011). Street profile is significant for the

accumulation of pollutants in street dust due to the

character of the air flow in the built-up area, which can be

described by a mathematical model (Kauhaniemi et al.

2011). Street canyons formed by close buildings with a

specific air flow (Pospı́šil and Jı́cha 2010) affect the re-

suspension of deposited particulate material. The imme-

diate meteorological conditions, particularly wind speed,

humidity and precipitation, are also important in the re-

suspension process. The re-suspension of particles larger

then 2.5 lm is the most important source of urban air

contamination during dry periods (Pospı́šil and Jı́cha

2010). Dust particle re-emission also varies according to

the region (Amato et al. 2011).

This research was aimed at an assessment of the sea-

sonal contamination of street dust by mercury in an urban

environment burden with heavy traffic.
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Materials and Methods

The city of Brno (49�120N, 16�360E) was selected for the

study of the seasonal variability of street dust contamina-

tion by mercury. Brno is the second largest city in the

Czech Republic with approximately 400,000 inhabitants.

Pollutant limits for human health are exceeded in this

location over long periods; traffic was identified as the

main source of pollutants in Brno (CHMI 2012; Skeřil and

Elfenbein 2010). The long-term measurement of PM10 and

PM2.5 concentrations is performed by the Czech Hydro-

meteorological Institute (CHMI) through a network of

measuring stations.

The highest average annual concentrations of PM10

were recorded at the following stations: Brno – Svato-

plukova (39 lg/m3 in 2011, 34.6 lg/m3 in 2012) with

daily peaks up to 70 lg/m3, Brno – Centre on Kotlářská

Street (37.5 lg/m3 in 2012), and Brno – Úvoz (30.7 lg/m3

in 2011, 30.3 lg/m3 in 2012). The PM2.5 annual limit

(defined as the average annual concentration of PM2.5 of

25 lg/m3) was exceeded at the following stations: Brno –

Svatoplukova and Brno – Zvonařka (in 2011). The number

of days in 2011 with concentrations of PM10 above the daily

limit (i.e. 50 lg/m3) was highest at the following stations:

Brno – Svatoplukova (85 day), Brno – Centre (77 day) and

Brno – Úvoz (45 day) (CHMI 2012; CHMI 2013). Con-

centrations of particulate matter (CHMI 2012; CHMI 2013)

in three sampling sites before the dates of sampling are

presented in Table 1.

Streets forming a transit route through the city are sig-

nificantly burdened with heavy traffic. Zvonařka Street and

Opuštěná Street are known as sites with the heaviest traffic

in the city centre, with approximately 37,800 vehicles per

day, of which 12 % are heavy goods vehicles (RMD 2010).

These are followed by Kotlářská Street with 32,500 vehi-

cles per day, of which 3 % are heavy goods vehicles

(Adamec et al. 2010), and Pořı́čı́ Street with 29,500 vehi-

cles per day, of which 12 % are heavy goods vehicles

(RMD 2010).

Ten sampling sites were selected for the collection of

street dust samples. Two samples were collected from each

site (road), 100–200 m apart (Fig. 1). The aim was to cover

the streets with the heaviest traffic (i.e. Zvonařka, Opuš-

těná, Pořı́čı́, Úvoz, Kotlářská, Provaznı́kova, Lidická,

Štefánikova), reference sites with low traffic intensity (i.e.

Tučkova, Hrnčı́řská, Heinrichova, Muchova, Lužova), and

the historical centre (i.e. Veselá). Sample collection was

carried out directly from the road surface by sweeping an

area of 1 m2 using polyethylene (PE) implements. Sample

collection was conducted during dry weather without any

rainfall (the time interval is specified in Table 1) and

without prior road cleaning. Collections were carried out

on the 10th May, 25th August, and 10th November, 2011,

and on the 2nd February, 2012. First, the samples were

dried at room temperature in a clean laboratory and then

sieved through a nylon sieve (Linker Industrie-Technik,

Germany). The size fraction below 63 lm was used for

further analysis. Samples were stored in PE containers in a

refrigerator at a constant temperature of 4�C.

Samples of street dust were analyzed immediately after

treatment. Total mercury contents in dust samples were

determined using an AMA-254 atomic absorption spec-

trometer (Altec, Czech Republic). This single-purpose

spectrometer is designed for the direct measurement of

liquid and solid samples and is equipped with an amalga-

mator for the preconcentration of mercury atoms. Cali-

bration was performed using the certified reference

material CRM for AAS – Hg(NO3)2 in 2 mol/L HNO3

(1,000 mg/L ± 4 mg/L Hg2?, Fluka, Germany). Six par-

allel analyses were carried out for each sample (the weight

of 100 mg per one analysis). The determination of total

mercury content in solid material was verified by the

CRM 020 Trace Metals – Sandy Loam 2 (RTC, USA) with

a total mercury content of 1.12 ± 0.03 mg/kg.

In addition, the content of inaccessible mercury forms in

dust samples was also measured. Two extraction proce-

dures were used: SBET (Hu et al. 2011; Oomen et al.

2002), defined as the extraction simulating a release under

gastric fluid conditions, and an extraction into deionized

water (Coufalı́k et al. 2012). Mercury content in the

extracts was also determined by the AMA-254 analyzer.

Results and Discussion

The total mercury content was determined in all collected

samples of street dust. The limit of quantification for total

mercury content in solid samples was 0.3 lg/kg. The

results are presented in Fig. 2, including standard devia-

tions of the measurements. The character of street dust

contamination, including the influence of local conditions,

can be evaluated from the obtained set of data covering

Table 1 Average concentrations of PM before dates of sampling

(lg/m3)

PM in time interval before dates of sampling

4th–10th

May

20th–25th

Aug

27th Oct–

10th Nov

23rd Jan–

2nd Feb

Zvonařka PM10 22.7 – 53.5 56.9

Zvonařka PM2.5 16.4 – 52.3 54.9

Úvoz PM10 23.6 26.2 60.6 56.4

Centre PM10 27.8 36.1 80.5 76.8

– Data not available
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