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Přehled použitých zkratek 
  

AAS: atomová absorpční spektrometrie 

a.r.: aqua regia, výluh směsí kyselin HCl a HNO3 

BDL: (below detection limit) hodnota pod detekčním limitem 

CEC: kationtová výměnná kapacita (v české literatuře se někdy používá KVK) 

CSF: (Cancer Slope Factor)faktor směrnice rakovinového rizika  

ČGS: Česká geologická služba 

DL: detekční limit 

EGS: EuroGeoSurvey Sdružení evropských geologických služeb 

EGS GEG:  EuroGeoSurvey Geochemistry Expert Group Expertní skupina geochemie 

EPA: Environmental Protection Agency  

FOREGS: Forum of European Geological Surveys (nyní EuroGeoSurveys) 

GEMAS: akronym projektu EGS GEG „Geochemical Mapping of Agriclutural soils“ 

IARC: International Agency for Research on Cancer  

ILCR: (Individual Lifetime Cancer Risk) pravděpodobnosti vzniku nádorového 

onemocnění 

ICP AES: emisní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem 

ICP MS: hmotnostní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem 

PAH: polyaromatické uhlovodíky  

PCA: analýza hlavních komponent 

PCB: polychlorované bifenyly 

PGE: Platinum Group Elements, prvky skupiny platiny, někdy uváděno rovněž PGM 

(Platinum Group Metals) – iridium (Ir), osmium (Os), palladium (Pd), platina (Pt), 

rhodium (Rh) a ruthenium (Ru) 
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PM: Particulale Matter 

TOC: celkový obsah organického uhlíku 

TRE: Treffic related elements, prvky související s dopravou; v této studii to jsou: Ag, 

Au, Ba, Cd, Cr, Cu, Mo, Nb, Pb, Pd, Pt, Sb, Sr, Sn, W a Zn 

URGE: akronym projektu EGS GEG „Urban Geochemistry“ 

XRF: rentgenová fluorescenční spektrometrie 
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0. CÍLE DISERTAČNÍ PRÁCE 

 

Předložená disertační práce na téma „Distribuce vybraných rizikových prvků 

v půdách v zájmovém území hl. m. Prahy“ je zpracována formou komentovaného 

souboru prací.  

Hlavním cílem práce bylo 1) na základě dosavadních znalostí o distribuci 

stopových prvků a těžkých kovů v půdách hl. m. Prahy zvolit nejvhodnější území;            

2) v tomto území odebrat a zpracovat půdní vzorky; 3) provést analýzy obsahu 53 

vybraných prvků; 4) vyhodnotit obsahy sledovaných prvků (vytvořit set 

monoprvkových map); 5) společně se specialisty ze Státního zdravotního ústavu 

vyhodnotit zdravotní rizika;  6) prezentovat výsledky ve vědeckých časopisech a na 

vědeckých konferencích.   

Stanovených cílů bylo dosaženo: výsledky byly publikovány v odborných 

vědeckých periodikách (Jimp a JSC) a prezentovány na významných mezinárodních 

vědeckých konferencích Goldschmidt a WMESS. 

Disertační práce je rozdělena do tří vzájemně propojených částí. V první části 

uvádím formou literární rešerše přehled poznatků o problematice geochemického 

mapování městských půd na území evropského kontinentu. Důraz je kladen na 

zhodnocení znalostí o distribuci vybraných stopových prvků a těžkých kovů na území 

pražské aglomerace. Druhou část tvoří vlastní práce: publikace (Jimp a JSC). Ve třetí 

části jsou zpracované komentáře k výsledkům prezentovaným v odborných 

publikacích. 
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1. LITERÁRNÍ REŠERŠE  

 

1.1. Seznámení s problematikou 

 

Přestože se velkoměsta vyvíjí již od 5. tisíciletí př. n. l. je proces formování a 

rozvoje městského způsobu života a stále se zvyšující koncentrace obyvatelstva v 

městech poměrně nový globální fenomén (Bettencourt et al. 2007). Během 20. 

století se počet obyvatel žijících ve městech zvýšil více než desetinásobně. 

Předpokládá se, že v roce 2050 bude žít ve městech přibližně 6,3 miliard obyvatel 

(UN 2012).  

Městská aglomerace je prostředí velmi citlivé na kvalitu životního prostředí, 

vzhledem k mimořádně vysoké hustotě obyvatelstva a značné dopravní zátěži. 

Monitoring městských půd umožňuje opakovaně sledovat tuto kvalitu, a zjišťovat 

trend jejího potenciálního znečištění v dlouhodobé perspektivě. Díky tomu je, v 

případě potřeby, možné přijímat opatření na eliminaci souvisejících rizik.   

Půdy velkoměst, především v jejich centrálních částech, lze definovat jako 

kompozitní směs heterogenních materiálů. Jejich odlišnost od přirozeně vyvinutých 

půd je natolik výrazná, že vedla odborníky k vytvoření samostatné kategorie -

kulturní vrstva (Blume, 1989, Baltakov 2008).  

V souvislosti s více než tisíciletou historií lidské činnosti na zkoumaném území, 

především v centru města, lze předpokládat, že vliv geologického podloží na 

současný půdní pokryv se může projevovat jen okrajově (Rossister 2007; Ďuriš 

2011). Pokud jde o výskyt některých rizikových prvků v horninovém podloží, je jejich 

vliv z hlediska kontaminace půd zanedbatelný (Burghart 1994).  
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1.1.1. Geochemické mapování 

 

Geochemické mapování s. s. bylo vyvinuto v bývalém Sovětském svazu 

(Safronov 1936). Původním účelem bylo poskytnutí ucelených údajů o plošné 

distribuci vybraných prvků, které bylo využíváno pouze v rámci vyhledávání ložisek 

nerostných surovin (Fersman 1939;  Lovering et al. 1950;  Hawkes – Bloom 1955).  

Postupem času našlo regionální geochemické mapování uplatnění rovněž 

v problematice ochrany životního prostředí a zdraví obyvatel (Thornton – Webb 

1979; Plant – Moore 1979). Tyto studie byly nejprve zaměřeny pouze na 

významnější regiony státního území a teprve později byly v rámci jednotlivých 

mapovacích projektů řešeny celky větší: několik států, popř. celé kontinenty. 

(Salminen et al. 2005). 

Geochemické mapování je realizováno většinou státními výzkumnými 

institucemi. V této souvislosti je nutné vyzdvihnou prvenství České republiky, kdy 

Ústřední ústav geologický (dnes Česká geologická služba) dokončila jako první 

geologická služba světa edici nejen geologických, ale především specializovaných 

tematických map v měřítku 1 : 50 000 pro celé státní území. Kolekce zahrnuje 1651 

map, které vycházely postupně mezi roky 1985 a 1998. K mapovým listům této 

edice byly také knižně vydány vysvětlivky. Specializované mapy, které se dotýkaly 

regionálně geochemického mapování byly mapy geochemické reaktivity hornin a 

částečně také mapy geochemie povrchových vod. Mapy geochemické reaktivity 

hornin poskytují základní informace o rozložení prvků a chemických složek v 

horninovém substrátu. Zdrojem informací jsou archivní prameny, a publikované 

údaje doplněné o nové analýzy odběrů. Zdůrazněny jsou složky, které při uvolnění z 

hornin výrazně ovlivňují kyselost a zásaditost cirkulujících podzemních vod.  Mapy 

geochemie povrchových vod informují o stavu acidifikace povrchových vod, 

znečištění toků těžkými kovy, znečištění suchou depozicí atd.  

V letech 1980–86 byl, Ústředním geologickým ústavem, dokončen mimořádně 

rozsáhlý geochemický výzkum řečištních sedimentů na území Českého masivu 

(Barnet et al. 1986). Výzkum obsahu a distribuce vybraných stopových prvků (Ag, 
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As, B, Be, Bi, Cu, Li, Mo, Ni, Pb, Sb, Sn, V, W a Zn) v recentních sedimentech 

drobných vodních toků přinesl regionální přehled o primárním (vázaným na litologii 

hornin) i sekundárním (migrací a diferenciací vzniklým) geochemickém poli a jeho 

ovlivnění historickou i soudobou antropogenní činností.  

Na území evropského kontinentu bylo první systematické geochemické 

mapování realizováno v 90. letech minulého století v rámci mezinárodního projektu 

FOREGS. Vzorky říčních vod, stream sedimentů, půdního pokryvu (svrchní a spodní 

vrstva) byly odebrány na 900 odběrových bodech. Zároveň bylo odebráno 750 

vzorků nivních sedimentů (každý reprezentuje spádovou oblast cca 1000 km2). 

Vzorky půd a sedimentů byly zpracovány v jedné laboratoři. Ve vzorcích byly (jednak 

v a.r.  výluhu a jednak po totálním rozkladu) stanoveny obsahy více než 50 prvků, 

dále bylo stanoveno množství organické hmoty, pH a byla určena zrnitost. 

Z výsledků bylo sestaveno celkem 360 map distribucí sledovaných prvků na 

evropském kontinentu. Mapy byly publikovány jako souborný Geochemický atlas 

Evropy (DeVos et al. 2006, Salminen et al 2005). 

Na tyto výsledky volně navázal projekt GEMAS (Geochemical Mapping of 

Agricultural Soils). Mezi roky 2008-2009 bylo odebráno celkem 2108 vzorků orné 

půdy a 2023 vzorků půdy pastvinné. Půdní vzorky byly odebírány v hustotě 1 vzorek 

na 2500 km2 na území 33 evropských zemí na ploše 5 600 000 km2. Veškeré vzorky 

byly zpracovány v jediné centrální laboratoři AcmeLabs ve Vancouveru, kde bylo 

analyzováno celkem 52 prvků (ve výluhu a.r.), 41 prvků bylo stanoveno XRF, dále 

byla ve všech vzorcích provedena stanovení TOC, CEC, pH, ve vybraných vzorcích 

byly stanoveny rovněž poměry izotopů olova (204Pb, 206Pb,207Pb a 208Pb) (Reimann et 

al. 2013).  Mimořádná pozornost byla věnována zpracování a kontrole kvality 

analytických dat. Výsledky projektu GEMAS se staly prvním souborem dat na světě, 

který podává ucelený přehled nejen o distribuci sledovaných prvků v kontinentálním 

měřítku, ale hodnotí také rizika možné toxicity a biodostupnosti vybraných prvků.   
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1.1.2. Urban Geochemistry-Geochemie městského prostředí  

 

Geochemie městského prostředí je jedním z nejvýznamnějších témat, kterými 

se v současné době zabývá aplikovaná geochemie. Zahrnuje tolik samostatných 

tematických okruhů, že ji lze považovat za samostatný vědní obor (Johnson – Ander 

2008).  

Kromě studia distribuce prvků a organických sloučenin v městských půdách je 

v současné době pozornost věnována také silničnímu prachu (Farago et al. 1995; Ely 

et al. 2001; Gómeza et al. 2002; Whiteley 2005; Ďuriš et al. 2009; Mathur et al. 

2010; Locutura – Bel-lan 2011; Bavec et al. 2014, prachu usazeném na půdách domů 

(attic dust) (Šajn 2006; Gosar et al. 2006; Hensley et al. 2007) drenážním 

sedimentům, nebo sedimentům zachyceným v sifonech okapových kanalizačních 

vpustí (Urbonas et al. 1996). 

Zásadním problémem při studiu chemického, nebo i mineralogického složení 

různých typů prachu je to, že prach (s výjimkou prachu podkrovního) reprezentuje 

poměrně krátký časový úsek sedimentace PM. Na rozdíl od půd se změny v okolním 

prostředí projeví na složení prachu nepoměrně rychleji. Ve většině případů tak nelze 

opakovanými odběry zastihnout prach se stejným mineralogickým a chemickým 

složením. Toho lze využít například při studiu změn ve využívání různých typů 

městského území (Whiteley 2005). 

Již několik desetiletí jsou publikovány multidisciplinární studie, které se věnují 

kromě „klasických“ materiálů jako je půda, nebo prachové částice také studiu 

nejrůznějších biologických materiálů (Lu et al. 2008).  Osvědčují se při sledování 

emisí, nebo atmosférickém transportu různých polutantů. K tomuto účelu je 

poměrně často využívána kůra stromů-např. borka borovice lesní (Pinus sylvestris) 

(Mandiwala et al. 2006; Guéguen et al. 2011)), a různé typy trav, nejčastěji jílek 

vytrvalý ((Lolium perenne) (Esmat 1993). Některé studie se věnují lišejníkům jako je 

terčovka bublinatá, (Hypogymnia physodes) popř. mechům např. rokytník skvělý 

(Hylocomium splendens) (Reimann et al. 2011).  
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Problematice znečišťování městského prostředí (Urban Geochemistry) se 

v současné době věnuje několik expertních geochemických skupin.  Například 

„Expertní skupina geochemie při EuroGeoSurvey" - sdružení evropských 

geologických služeb.  Na území Severní Ameriky působí expertní skupina 

„International Association of GeoChemistry: Urban Geochemistry Working Group“, 

v Asii je asi nejvýznamnější „The College of Urban and Environmental Sciences“. 

 

 

1.1.3. Geochemické studium městských půd: účelové studium a 

systematické mapování  

 

Geochemický výzkum městských půd může být realizován buď formou účelové 

studie anebo systematického mapování. Systematické mapování se provádí na celé 

ploše města nebo jeho části, avšak nebere v úvahu způsoby využívání sledovaných 

území. Účelové studie zkoumají buď vybrané lokality, anebo určité typy městského 

prostředí.   Účelové studie se mohou věnovat pouze vybranými kontaminantům, 

zatímco systematické mapování sleduje co možná nejširší škálu jak prvků, tak i 

organických polutantů.  Rozdíly jsou i v počtech odebraných vzorků. V účelových 

studiích obvykle postačí desítky vzorků, zatímco mapování vyžaduje počty řádově 

vyšší.  

První účelové studie distribuce rizikových prvků v městských půdách se objevují 

již v 60. letech minulého století (Purves 1966), avšak nejvíce prací na toto téma je 

publikováno teprve v posledních dvaceti letech. Z počtu všech prací převažují studie 

z evropských velkoměst. To je způsobeno vysokou koncentrací průmyslu a tím 

odpovídajícímu zatížení životního prostředí. (Johnson – Ander 2008).    

První publikované výsledky výzkumu rizikových prvků v městských půdách byly 

zaměřeny na západoevropská velkoměsta (Purves – Mackenzie 1970; Fleming – 

Parle 1977). V 70. a 80. letech práce popisovaly především výskyty olova 

v londýnských půdách v okolí významných komunikací a křižovatek (Davies – 



14 
 

Holmes 1972; Culbard et al. 1983a; 1983b; Davies et al. 1987a, 1987b) a jeho vliv na 

lidské zdraví (Thomas et al. 1985; Davies – Watt 1986; Davies 1987).  

Později byl výzkum zaměřen i na další potenciálně rizikové prvky (potentially 

toxic elements PTE), jako As, Cd, Cr, Cu, Ni a Zn (Wong et al. 2006). 

První systematické geochemické mapování městských půd na evropském 

kontinentu bylo realizováno v první polovině 90. let minulého století (Birke – Rauch 

1994); později to byli Bityukova et al. 2000; Ottesen – Langedal 2001; Grebisz 2002; 

Tarvainen et al. 2006). Rovněž na území hl. m. Prahy bylo v této etapě provedeno 

geochemické mapování (Ďuriš 1996, Zimová et al. 2001; Ďuriš 2011). Výsledkem 

všech těchto prací byly první, v té době ojedinělé mapy distribuce jednotlivých 

prvků a organických polutantů, o které se opírají novější práce. Na výsledky 

mapování navázala řada účelových studií (Mihaljevič et al. 2013, Galušková et al. 

2014). Patří k nim i tato práce. 

Druhá etapa systematického geochemického mapování vybraných evropských 

velkoměst byla realizována v rozmezí let 2010–2015, v rámci celoevropského 

projektu „Urban Geochemistry“ (URGE) vypracovaného Expertní skupinou 

geochemie při EGS. Součástí etapy jsou i výstupy této disertační práce.  

 

1.1.4. Monitorování městských půd 

 

V r. 2000 zahájil Státní zdravotní ústav dlouhodobé sledování distribuce 

vybraných rizikových prvků (As, Be, Cd, Cr, Cu, Hg, Pb a V a vybraných PAU) 

v městských půdách v rámci tzv. "Systému monitorování zdravotního stavu 

obyvatelstva ve vztahu k životnímu prostředí" v Subsystému 8 „Zdravotní rizika 

kontaminace půdy městských aglomerací“ (Zimová et al. 2007). Vzhledem k tomu, 

že největší riziko zvýšené expozice škodlivým látkám z půdního prostředí je u dětské 

populace, byla pozornost zaměřena na venkovní plochy mateřských škol ve městech 

České Budějovice, Jablonec n. Nisou, Jeseník, Liberec, Plzeň, Rokycany, Strakonice, 

Šumperk, Teplice a Ústí nad Labem. 
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Cílem monitoringu bylo zejména:  

 zhodnocení kontaminace půdy vybranými prvky a organickými polutanty 

ve zvolených lokalitách monitorovaných měst 

 určení mikrobiální a parazitární kontaminace v povrchových vrstvách 

půdy  

 hodnocení prašného spadu – kvalitativní i kvantitativní parametry 

 vyhodnocení expozice dětské populace a následného zdravotního rizika 

z kontaminované půdy na základě získaných výsledků 

 přehodnocení hygienických kritérií pro obsah biologických a chemických 

kontaminantů v městských půdách. 

 

Výsledky byly prezentovány formou souborů účelových map zobrazujících místa 

překročení limitních hodnot jednotlivých elementů (As, Be, Cd, Cr, Cu, Hg, Pb a V). 

(Landa et al. 2011). Nezávisle na tom byly vypracovávány průběžné zprávy o stavu 

půdního prostředí, určené převážně pro potřeby státní správy (Zimová 2005; 2006; 

2007). 

 

1.2.  Geochemie městských půd 

 

1.2.1. Prach 

 

Hlavním nositelem znečišťování městského prostředí je prach (Wang et al. 

2006; Johnson et al. 2011; Zereini – Wiseman 2011). Jeho součástí jsou i částice 

okem nerozlišitelných rozměrů, které pronikají do dýchacího traktu a dostávají se 

krevním oběhem až do mozku (EEA 2014). Škodlivé účinky těchto částic zesilují 

různé kontaminanty, které se na jejich povrchu sorbují. Částice prachu se vznášejí v 

ovzduší a usazují v místech, odkud nejsou odstraňovány deštěm nebo pravidelným 

čištěním. Takovým prostředím jsou např. městské půdy (EEA 2012). Ve vzorcích půd 



16 
 

lze zjišťovat a měřit rozsah a intenzitu tohoto znečištění (Johnson – Ander 2008). K 

hlavním kontaminantům městského prostředí patří stopové prvky (As, Be, Cd, Cu, 

Co, Cr, Hg, Ni, Pb, Zn) a řada organických sloučenin zařazených do dvou hlavních 

skupin - polyaromatické uhlovodíky (PAU) a polychlorované bifenyly (PCB) (Zereini – 

Wiseman 2011).  

Termínem prach jsou všeobecně označovány tuhé částice menší než 500 µm. 

Vzdušný prach je považován za aerosol, což je heterogenní směs pevných nebo 

kapalných částic v plynu. Velikost rozptýlených částic se pohybuje od shluků 

několika molekul až po hmotné částice, které se ve vzduchu udrží jen krátkou dobu 

(EEA 2012).  

Atmosférický prach (mineral dust) je pojem, používaný pro určení 

atmosférického aerosolu. Hlavním zdrojem atmosférického prachu jsou pouště, 

vulkanická činnost, velké lesní a jiné požáry apod. Pro prachové částice se používá 

označení PM (Particulate Matter) s číselným indexem, označujícím velikost částic. 

Např. označení PM10 se používá u částic o velikosti 10 mikrometrů a méně, označení 

PM2,5 patří částicím o rozměrech menších než 2,5 mikrometrů. Částice menší než 

100 nm až po jednotlivé molekuly jsou označovány jako UFP nebo UP (Ultrafine 

Particles).  

Městský prach.  Pochází především z antropogenní činnosti. Vzniká při 

spalování fosilních paliv a jejich derivátů, v provozu průmyslových a energetických 

zařízení, velkých i malých topných systémů, v automobilové dopravě, při 

nejrůznějších zemních pracích v rámci stavebních činností aj.  

K městskému prachu se řadí i tzv. silniční prach (road dust), který se tvoří ze 

zplodin výfukových plynů automobilů, průmyslových emisí, opotřebováním 

brzdového obložení a pneumatik, odíráním dláždění a tvorbou výmolů. Silniční 

prach představuje směs anorganických i organických látek hodnocených jako 

kontaminanty (Douay et al. 2008). Jeho významnou součástí v posledním období 

jsou rovněž i platinové kovy. 

Zvláštním druhem městského prachu je tzv. prach v domácnosti (house dust), 

zahrnující vedle částic pronikajících do domácího prostředí zvenčí i specifické částice 

http://cs.wikipedia.org/wiki/Heterogenn%C3%AD_sm%C4%9Bs
http://cs.wikipedia.org/wiki/Pevn%C3%A1_l%C3%A1tka
http://cs.wikipedia.org/wiki/Kapalina
http://cs.wikipedia.org/wiki/Plyn
http://cs.wikipedia.org/wiki/Molekula
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organického původu, mikroorganizmy a drobné živočichy např. roztoče včetně jejich 

exkrementů (Jacobs et al. 2002). Odhaduje se, že v domácnosti spadne každou 

hodinu 1000 částic prachu na 1 cm 2 (Lavicoli et al. 2011).  

V podkroví domů s taškovými střechami dochází k sedimentaci tzv. podkrovního 

prachu (attic dust). Což je geochemiky poměrně ceněný materiál, který podává 

ucelené informace o dlouhodobé kvalitě ovzduší v dané lokalitě, a to nejen 

z hlediska obsahu rizikových prvků (Šajn 2006, Gosar et al. 2006, Hensley et al. 

2007), ale i PAU, nebo PCB (Coronas et al. 2013). V ojedinělých případech je možné 

na vodorovných stavebních prvcích krovů kostelů, nebo starých činžovních domů (s 

minimálním pohybem obyvatel) najít i několik cm mocnou vrstvu tohoto prachu. 

Rozborem jednotlivých vrstev je tak možné sledovat změny ve vývoji kvality ovzduší, 

například v souvislosti se zahájením, nebo naopak ukončením těžební činnosti na 

rudních ložiskách v bezprostředním okolí měst (Gosar et al. 2006; Balabanova et al. 

2011).  

Dieselové částice (diesel particulate matter - DPM) nebo také diesel exhaust 

matter - DEP) tvoří rovněž součást prachu. Pocházejí z výfukových plynů 

obsahujících saze ze vznětového motoru, aerosol z částic popela, kovové částice 

vznikajících při abrazi motoru a produkty spalování nafty (Miguel et al. 1997). Při 

vypuštění do atmosféry vytvoří buď individuální částice, nebo řetězce agregátů 

submikroskopických rozměrů, o velikosti do 100 nm (Sabaliauskas – Evans 2011). 

Vzhledem ke svým rozměrům se mohou usazovat v plicních alveolách anebo mohou 

krevním oběhem pronikat dále do mozku. Na jejich povrch se obvykle navazují další 

toxiny, čímž se jejich rizikovost zvyšuje (Klumpp – Ro-Poulsen 2011). Symptomy 

jejich přítomnosti v organizmu se projevují bolestmi hlavy, závratěmi, nevolností, 

kašláním, potížemi s dýcháním, drážděním v očích, nose a krku (Kappos 2011). 

Dlouhodobá expozice může vést k vážnějším problémům kardiovaskulárním a 

rakovině plic, mohou způsobovat Alzheimerovu nemoc, aterosklerózu a soustavně 

snižují kapacitu plic (Wiseman – Zereni 2011). 
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1.2.2. Zdroje prachu v městských aglomeracích 

 

Částice prachu v ovzduší městských aglomerací pocházejí buď z přírodních 

zdrojů, nebo vznikají v důsledku lidské činnosti. Přírodními zdroji jsou činné vulkány, 

prachové bouře, lesní a jiné požáry, pyly různých druhů vegetace, eolická eroze, 

apod. Antropogenní částice prachu vznikají při spalování fosilních paliv, dopravě, 

průmyslové a zemědělské činnosti, stavební činnosti, dobývání nerostných surovin 

apod (Zereini – Wiseman 2011). Množství celosvětové produkce aerosolů v 

atmosféře pocházející z lidské činnosti se odhaduje na 4 až 10 % jejich celkového 

množství (EEA 2014). S narůstajícím obsahem těchto látek je spojován nárůst 

různých onemocnění, zejména kardiovaskulárních a nemocí dýchacího ústrojí 

(Kappos 2011). 

Znečištěním ovzduší se rozumí proniknutí nebezpečných látek do atmosféry. 

Kromě prachů k nim patří oxid uhelnatý, oxid uhličitý, oxid siřičitý, freony, 

polyaromatické uhlovodíky, oxidy dusíku, přízemní ozon aj. Zdroje znečišťování 

ovduší se označují jako bodové (průmyslové podniky), plošné (města a osídlené 

plochy obecně) a liniové (dopravní trasy).  

Vliv automobilové dopravy na distribuci rizikových prvků je dlouhodobě a 

všeobecně známý. Na území hl. m. Prahy jej po systematickém geochemickém 

mapování prvně popsal Ďuriš (2011). Podobné závěry uvádí např. Galušková et al. 

(2014).  

Někteří autoři vymezují skupinu prvků, které přímo souvisí s automobilovou 

dopravou: Ag, Au, Ba, Cd, Cr, Cu, Mo, Nb, Pb, Pd, Pt, Sb, Sr, Sn, W a Zn a označují ji 

„Traffic Related Elements“ TRE (Apeagyei et al. 2011; Amato et al. 2012; Carrero et 

al. 2013).   

Cu, Mo, Sb, W a Zn jsou typické prvky, které se uvolňují mechanickým 

opotřebováváním různých částí motorových vozidel, abrazí pneumatik (Cu), nebo 

při oděru brzdových systémů (Gieti et al., 2010; Amato et al. 2012).  
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Kombinací fyzikálních a chemických procesů (abraze, vysoká pracovní teplota, 

rychlé střídání oxidačně-redukčních podmínek) dochází k uvolňování platinových 

kovů z automobilových katalyzátorů (Smichowski et al. 2007; Wiseman – Zereini, 

2011).  

 

1.3. Dosavadní výsledky geochemického mapování v evropských 

velkoměstech 

 

V současné době jsou k dispozici výsledky geochemického mapování 

evropských velkoměst, které bylo realizováno Expertní skupinou geochemie při EGS. 

O výsledky tohoto mapování se opírala řada studií publikovaných ještě před 

několika lety (např. Argyraki – Kelepertiz 2014, Giusti 2011). Výsledky druhé etapy 

jsou v současné době zpracovávány.  Publikace se týkají většinou pouze dílčích 

výsledků. Obsahy vybraných těžkých kovů v evropských velkoměstech ukazuje 

Tabulka 1.  

Výsledky systematického geochemického mapování evropských městských půd 

lze charakterizovat v několika bodech: 

 zvýšené obsahy většiny sledovaných prvků v půdách v centrálních 

částech metropolí 

 zvýšené obsahy organofilních prvků (As, Cu, Hg, Sb…) v půdách 

s vyšším obsahem organické hmoty 

 ve většině studovaných evropských velkoměst je možné jednotlivé 

prvky dle jejich vzrůstajícího množství v půdách seřadit následně: Cd, 

Hg<Co<As<Ni<Cr, Cu<Pb<Zn.  

 zvýšené obsahy platinových kovů v blízkosti významných křižovatek, 

nebo komunikací s častými kolonami (lokality, kde často běží motor 

naprázdno). 
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Tab. 1 Mediány obsahů vybraných stopových prvků v evropských velkoměstech 

 As Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn  

Athens 
24 0,3 16 141 39 102 45 98 

Argyraki – 
Kelepertzis (2014) 

Berlin  
3,9 0,35 - 25,1 31 7,7 77 129 

Birke – Rauch 
(2000) 

Bristol  
21,7 1,1 - 23 60 21 210 272 Giusti 2011 

Dublin 
13,4 1,74 9,58 44,3 35 41 73,7 172 

Glennon et al. 
(2013) 

Idrija  
20,2 0,6 11,6 24,4 31,5 19 49 120 Bavec et al. (2014)  

Lisabon  
4,4  6,8 16 29 20 62 88 

Cachada et al. 
(2013) 

Napoli  
12 0,37 6,3 11 74 9 141 158 

Cicchella et al. 
(2008) 

Trondheim  
3,3 0,12 - 58 32 43 32 80 

Anderson et al. 
(2010) 

Wroclaw  
- 0,20 - 9,7 22,8 11,5 31,4 115 

Holtra – Zamojska-
Wojdyla (2018) 

 
 

 
1.4. Geochemické mapování pražské aglomerace 

 

1.4.1. Základní charakteristika  

 

Území Prahy se nachází v geomorfologické provincii České vysočiny, patří do 

Poberounské soustavy a podsoustavy Pražské plošiny (Czudek et al. 1972). V mírně 

zvlněném povrchu tohoto útvaru je nejvýraznějším geomorfologickým prvkem údolí 

řeky Vltavy, procházející z jihu na sever téměř lineárně s  charakteristickou  

holešovickou smyčkou. Společně se svými přítoky zleva Šáreckým a Dalejským 

potokem a na jihu částečně i Berounkou a jejím přítokem Radotínským potokem a 

zprava Rokytkou, Botičem, Kunratickým a Libušským potokem představuje 

zahloubené partie reliéfu ovlivňující pohyb vzdušných mas a ukládání 

atmosférického spadu. Průměrná nadmořská výška území na levém břehu Vltavy je 

cca 320 m s nejvyššími místy na Kopanině (391 m n. m.) a Bílé hoře (380 m n.m.) a 
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nejníže položeným bodem u hladiny Vltavy na severní hranici města (175 m n.m.). 

Území na pravém břehu má průměrnou výšku o něco nižší (cca 250 m n.m). 

Praha se rozkládá na ploše 496,4 km2. Její periferní část zahrnuje i bývalé 

samostatné obce se značným podílem zemědělské půdy. Městský intravilán tvoří 

zastavěné části, průmyslové zóny i parkové plochy a komunikace. Počet obyvatel 

hlavního města je 1, 3 milionu, hustota obyvatel na 1 km2 je 2448.  

Území hl. m. Prahy je z hlediska využití rozděleno do 3 základních pásem: a) 

historické centrum, b) vnitřní kompaktní město a c) vnější kompaktní město.  

Historické centrum města díky historickým parkům a veřejným prostranstvím 

má v porovnání s kompaktním městem vyšší podíl nezastavěných ploch (33 %). U 

vnitřního kompaktního města je podíl zastavěných ploch navýšen na 80 % a 

nezastavěných ploch (20%). U vnějšího kompaktního města je podíl zastavěných a 

nezastavěných ploch cca 75 % a 25 %. (Historické centrum města je totožné s hranicí 

Památkové rezervace v Praze). 

Vnitřní kompaktní město tvoří prstenec kolem historického centra, je 

charakterizované převážně rezidenčními čtvrtěmi 19. a 20. století s jasnou a 

zřetelnou blokovou strukturou. Zahrnuje též velké části původních průmyslových 

podniků. 

 

1.4.2. Autodoprava v Praze 

 

Na území hlavního města Prahy bylo k 31. 12. 2017 registrováno přes 1 000 000 

motorových vozidel (Tabulka 2). Celková délka komunikační sítě v Praze v r. 2017 

byla 3962 km. K 31. 12. 2017 byl průměrný denní dopravní výkon ve všední den (0-

24 hod) 21,8 mil. km (Praha TSK 2018).   

 V Praze bylo k 31. 12 2017 registrováno 1 058 949 motorových vozidel (na 

území celé ČR to bylo 7 550 908 motorových vozidel) (Praha TSK 2018).  
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Tab.2. Vývoj počtu obyvatel, registrovanýmch motorových vozidel a aosobních aoutomobilů na území 
hl. m. Prahy (Praha TSK 2018).  

rok Počet obyvatel (tis) Počet motorových vozidel (tis.) Počet osobních automobilů (tis.) 

1961 
1007 93,1 44,8 

1971 
1082 203,5 133,1 

1981 
1183 367,0 284,8 

1990 
1285 428,8 336,0 

2000 
1181 746,8 620,6 

2010 
1257 928,7 699,6 

2015 
1281 941,1 740,7 

2017 
1295 1058,9 844,1 

 

1.4.3. Geologická charakteristika 

 

Nejrozšířenějšími podložními horninami ve studované části Prahy jsou 

ordovické břidlice a jílovce, které se nalézají na 43 % odběrových bodů.  Méně jsou 

zastoupeny kvartérní horniny, především spraše (12 %) a fluviální sedimenty (14 %). 

Časté jsou navážky především v centrální historické části města (31 %) (Havlíček – 

Štorch 2001). 

 

1.4.4. Výsledky geochemického mapování hl. m. Prahy z I. etapy 
systematického geochemického mapování 

 

První etapa geochemického mapování zahrnovala celé území hl. m. Prahy.  

Systematické vzorkování půd pražské aglomerace bylo provedeno v pravidelné 

odběrové síti s hustotou 1 kompozitní vzorek (čtyři odběry) na 1 km2 do hloubky 20 

cm. Ve vzorcích bylo stanovováno více než 20 prvků (zejména těžké kovy), dále byl 

stanoven obsah polyaromatických uhlovodíků (PAH) a polychlorovaných bifenylů 
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(PCB). Jejím výstupem byly geochemické mapy distribuce vybraných stopových 

prvků v půdách, které ukázaly, že nejvíc zatíženou částí je střed města (Ďuriš 1996). 

Hlavním zdrojem anomálních koncentrací většiny stopových prvků byly s největší 

pravděpodobností emise z energetických zdrojů, průmyslových podniků a dopravy. 

Lokalizace anomálních míst byla ovlivněna směry vzdušných proudění a morfologií 

povrchu města s dominantním vlivem údolí řeky Vltavy (Ďuriš 2011).   

 
1.4.5 Studium silničního prachu  

 

Na vybraných rušných křižovatkách Prahy byly odebrány vzorky silničního  

prachu, které byly analyzovány z hlediska obsahu vybraných stopových prvků a  

platinových kovů (Ďuriš et al. 2009).  Z výsledků byly sestaveny mapy distribuce 

jednotlivých prvků. 

Vzhledem k cílenému odběru vzorků na dopravně exponovaných místech a také 

jedinému zdroji všech tří platinových kovů, kterým jsou katalyzátory projíždějících 

automobilů, je zřejmé, že jejich rozptyl, znázorněný v monoelementních mapách je 

v podstatě totožný. Mapa olova, které bylo dlouhá léta hlavním kontaminantem na 

dopravních trasách, se od ostatních tří prvků liší jen málo. Přesto, že se olovnatý 

benzin již šest let nepoužívá, jeho dlouhodobé působení se bude ještě nějaký čas 

projevovat. U map stopových prvků, s výjimkou olova, se víc projevuje vliv dalších 

zdrojů, souvisejících hlavně se spalováním fosilních paliv v topných systémech i při 

výrobě elektrické energie apod. 

      

 Podle výsledků chemických analýz jsou kontaminací platinovými kovy nejvíce 

postiženy lokality, u kterých se to, vzhledem k intenzitě automobilového provozu 

dalo předpokládat. Je to holešovická křižovatka Argentinské a Plynární ulice, dále je 

to náměstí I. P. Pavlova, jehož situaci vzhledem počtu projíždějících automobilů a 

tím i množství exhalací a zjištěných koncentrací kontaminantů, lze označit za 
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katastrofální. Dále je to hloubětínská křižovatka Kolbenové a Kbelské ulice. Jen o 

málo lépe jsou na tom další pražské křižovatky.  

     Obsahy platiny a palladia jsou velmi blízké jak v nízkých, tak i vysokých 

koncentracích. Pozoruhodný je zvyšující se podíl palladia, které na několika místech 

má už vyšší hodnoty koncentrace než platina a má i nejvyšší zjištěnou hodnotu 

koncentrace 374,3 µg/kg (č. vz. 3 na křižovatce Argentinská – Plynární 

v Holešovicích).  

 

Tab. 3. Vývoj obsahu platiny a palladia v pražských půdách (Ďuriš et al. 2009), data z r. 2005 převzata 
z práce Machové (2005.) 
 

rok Pt (µg.kg
-1

) Pd (µg.kg
-1

) 

1996 
103 6 

1999 
222 91 

2005 
350 315 

2008 
338 374 

 

Trend obsahu platinových kovů v půdách okolo automobilových tras má vcelku 

vzestupnou tendenci (Tabulka 2). Po prudkém nárůstu v období 1996–1999 se 

v následujících letech vzestup zpomaluje, u platiny byl zaznamenán mírný pokles.  

K prvkům, jejichž zvýšené koncentrace souvisejí s automobilovou dopravou, 

patří ještě měď, chrom a zinek. Jejich zvýšené obsahy korelují se zvýšenými obsahy 

platinových kovů. Pocházejí pravděpodobně jak z katalyzátorů, v nichž tvoří součásti 

zajišťující katalytickou redukci oxidů dusíku, a částečně jsou součástí exhalátů 

vznikajících při spalování nafty v dieselových motorech. 
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2. Vlastní práce 

2.1. Studie I: Soil geochemical mapping of the central part of Prague, 
Czech Republic. 
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2.2. Studie II: Arsenic in urban soils of Prague, Czech Republic: 
assessing exposure and risk to human health.   
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2.3. Studie III: The development and changes of selected elements in 
soils on the territory of the Prague, Czech Republic, during last 20 
years. 
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Summary 

Results of recent geochemical mapping of the Prague urban agglomeration (Poňavič 

et al. 2018) were compared with corresponding results obtained 20 years ago (Ďuriš 

1996), both mapping projects were organized by the Czech Geological Survey. The 

aim of this study is not only a presentation of the distribution of selected elements 

in topsoil environment (As, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, V and Zn), but also a comparison of 

their inter-relationships in separate types of urban environment during the last 20 

years. The first geochemical mapping took place on the whole territory of Prague. 

Creation of geochemical maps of distribution of selected trace elements in soils was 

one of the aims of this activity. The study results proved unambiguously, that the 

city centre was most loaded by all elements measured. (Ďuriš 1996). The anomalous 

concentrations were probably caused by aerial fallout, coming from emissions from 

energy sources, industrial plants and traffic. The localization of such anomalous 

places was influenced by directions of air-flows and by the city surface morphology 

with dominant influence of the Vltava river valley (Ďuriš 2011). The second mapping 

was concentrated on the central part of Prague, Fig. 1. The iterative geochemical 
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mapping is a part of the European project - UrGe (Urban Geochemistry), organized 

by the Geochemistry Expert Group of EuroGeoSurveys .  

For the second study we divided the samples according to the type of site where 

they were taken: traffic affected areas, parks, residential and other urban 

environment groups, see Tab. 1.  

When comparing heavy metal contents from different environment settings in 

separate sample sets, it was noted that no significant difference between 

“residential” and “traffic affected areas” environment was recognized, see Fig. 2. 

However, in case of other types of environment as “traffic affected areas” vs. 

“parks” significant differences were recorded. We registered a significant 

enrichment of Cu and Zn and slight enrichment of As and Cr in traffic affected areas. 

On the contrary, no significant difference between Pb, V and Ni was observed. All 

differences in contents, relations and presence of separate heavy metals discussed 

above seem to be the result of change of city environment exploitation. During the 

last 20 years, significant decrease of industrial activities, traffic organization changes 

(by-pass roads and tunnels) through the Prague territory took place; while a 

number of brownfield revitalization programmes were successfully completed.  

 

 

Keywords 

Urban Geochemistry Mapping, Urban Soils, Heavy Metals, Prague 

 

Úvod 

V tomto příspěvku jsou porovnány výsledky dvou nezávislých geochemických 

mapování pražské aglomerace realizovaných Českou geologickou službou. První 

mapování bylo provedeno v letech 1994–1995 (Ďuriš 1996, 2011), druhé mapování 

pak v rozmezí let 2014–2017  (Poňavič et al. 2018).  Za uplynulých 20 let došlo na 

území hl. m. Prahy k značnému úbytku průmyslového provozu a změnám ve vedení 

dopravy.  Tyto změny ve využívání území se tak mohly projevit i v odlišném množství 

těžkých kovů a stopových prvků v půdním prostředí. Z důvodu ověření této 
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hypotézy byla provedena předložená srovnávací studie.  Jejím cílem nebyl pouhý 

popis plošné distribuce vybraných prvků (As, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, V a Zn) v městských 

půdách, ale porovnání změn jejich vzájemných vztahů v jednotlivých typech 

městského prostředí. 

První etapa geochemického mapování byla zaměřena na celé území hl. m. Prahy, 

výstupem byly mimo jiné také mapy distribuce vybraných prvků v půdách. 

Původcem anomálních koncentrací byl s největší pravděpodobností atmosférický 

spad pocházející z emisí energetických zdrojů, průmyslových podniků a dopravy. 

Lokalizace těchto anomálních míst byla ovlivněna směry vzdušných proudění a 

morfologií povrchu města s dominantním vlivem údolí řeky Vltavy (Ďuriš 2011). 

Výsledky jednoznačně prokázaly, že nejzatíženější částí téměř všemi sledovanými 

prvky byl střed města (Ďuriš 1996). 

Z tohoto důvodu byla druhá etapa mapování soustředěna do centrální části hl. m. 

Prahy (Poňavič 2015). Provedený výzkum potvrdil, že městská aglomerace 

představuje výraznou anomálii v distribuci stopových prvků v regionálním měřítku, a 

že hlavní zdroj škodlivých stopových prvků představuje automobilová doprava 

(Poňavič et al. 2018).  

 

Metodika 

Pro účely této studie bylo z půdních vzorků odebraných v rámci první etapy 

mapování a archivovaných ve skladu ČGS v Lužné u Rakovníka (Ďuriš 1996) vybráno 

celkem 45 vzorků; tento soubor je označen TG-I. Lokalizace odběrových bodů těchto 

vzorků odpovídá území, které bylo studováno druhou mapovací etapou. Vzorky 

druhé etapy (soubor 194 vzorků) jsou pak popisovány jako TG-II. Tyto vzorky budou 

rovněž deponovány ve skladu ČGS v Lužné. Odběry a zpracování obou sad vzorků 

bylo provedeno shodně, s jediným rozdílem, a to hustotou odběrových bodů, 

přičemž sada TG-II obsahuje na stejném území 4× více vzorků než sada TG-I. Vzorky 

sady TG-I, analyzované původně převážně AAS, byly v r. 2017 (v souladu s 

metodikou EGS (EGS 2011)) nově přeměřeny (AcmeLabs, Ultratrace Aqua Regia–ICP 

MS; laboratorní protokol AQ251-EXT: navážka vzorku 15 g, stanovení 53 prvků).  
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Při hodnocení výsledků druhé etapy geochemického mapování pražské aglomerace 

rozdělili Poňavič et al. (2018) půdní vzorky sad TG-II i TG2, na základě typu 

městského prostředí do kategorií: obytná území, parky, území ovlivněná 

automobilovou dopravou a ostatní území, (tab 1).  

Vzhledem k tomu, že půdní vzorky v rámci jednotlivých mapovacích etap nebyly 

odebírány na totožných místech (při mapování tohoto rozsahu to v městském 

prostředí není technicky možné), nelze pouze porovnat mediány obsahů 

jednotlivých prvků. Vhodnější je porovnat změny ve vzájemných vztazích prvků, 

k jakým došlo v jednotlivých typech prostředí.  

 

Diskuse a závěr 

V  půdách pražské aglomerace došlo za uplynulých 20 let, s výjimkou Ni, k mírnému 

poklesu celkového obsahu vybraných prvků (tab. 1).  U některých prvků (Cr, Cu, Zn) 

však došlo v kategorii „území ovlivněná automobilovou dopravou“ ke stagnaci, nebo 

dokonce k nárůstu obsahů těchto prvků.  Výsledky dále ukazují, že depozice prvků 

v půdách za uplynulých 20 let neproběhla v jednotlivých typech městského 

prostředí rovnoměrně.  

Pro vizualizaci změn zastoupení prvků v jednotlivých prostředích v obou sadách 

vzorků byly zkonstruovány ternární diagramy zobrazující relativní zastoupení 

odebraných vzorků a jednotlivých prvků v daných prostředích (obr.  2 a–c). 

Studované prvky byly na základě změn v zastoupení v jednotlivých prostředích 

rozděleny do dvou základních skupin. První skupinu představují prvky, u kterých k 

výrazným změnám obsahů v jednotlivých typech městského prostředí nedošlo (Pb, 

Ni a V), viz obr. 2b. Ve druhé skupině prvků (As, Co, Cr, Cu a Zn) pak došlo k 

významným změnám, zejména v zastoupení těchto prvků mezi kategoriemi „parky a 

zahrady“ a „územím ovlivněným automobilovou dopravou“ (obr. 2c). Z  diagramu je 

také zřejmé, že poměry prvků v „obytných územích“ se za uplynulých 20 let 

významně nezměnily.   

 Nevýraznější změny jsou patrné v případě Cu a Zn, kdy došlo k významnému (více 

než 10 %) nárůstu obsahu těchto prvků v půdách v blízkosti hlavních komunikací a 
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významných křižovatek. Před 20 lety byly nejvyšší obsahy těchto prvků prostorově 

spjaté s parky a zahradami, ale v současnosti je jejich prostorová distribuce stále 

více ovlivňována dopravou. Podobný trend byl pozorován i v jiných velkoměstech, 

kde např. Carrero et al. (2013) řadí Cu a Zn mezi tzv.TRE (trafic related elements). 

V případě As, Co a Cr je patrný pokles obsahů v půdách parků a zahrad. Zde 

pravděpodobně hrají významnou roli změny v systémech vytápění, zejména 

upouštění od lokálních zdrojů využívajících fosilní paliva.  

Doposud není jasné, z jakého důvodu nedošlo k poklesu v také případě Pb a Ni. Výše 

naznačené trendy v zastoupení jednotlivých prvků v různých typech městského 

prostředí jsou s největší pravděpodobností důsledkem jednak nárůstu intenzity 

automobilového provozu a jednak modernizace vytápění. Problematika vzájemných 

vztahů prvků v jednotlivých typech prostředí bude v dalších letech podrobněji 

studována. 
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Obr. 1. Pozice studovaného území v rámci Pražské aglomerace  

Fig. 1. Location of studied area in the Prague city.  
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Obr. 2 Vzájemné vztahy prvků v jednotlivých typech prostředí (2a); prvky s 

výraznými změnami (2b); prvky bez výrazných změn (2c); zelená TG-I, červená TG-II. 
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Fig. 2. The relationships of selected elements between environment groups (2a); 

significant difference (2b); insignificant difference (2c); green TG-I, red TG-II. 

 

TG-I T O P R 
TG-I 

suma 

n 14 1 12 18 45 

As 17.7 18.4 22.1 19.1 19.3 

Co 9.7 10.1 10.8 10.1 10.2 

Cr 26.6 26.5 28.1 25.9 26.8 

Cu 63.1 65.0 67.9 58.6 63.7 

Ni 24.3 22.7 25.1 23.6 23.9 

Pb 85.7 73.6 82.1 80.0 80.4 

V 32.6 30.5 34.1 31.9 32.3 

Zn 200 199 243 193 209 

      

TG-II T O  P R 
TG_II 
suma 

n 56 32 35 71 194 

As 15.8 16.3 17.5 16.6 16.6 

Co 9 9.7 10.1 9.9 9.7 

Cr 28 24.6 24.1 26.6 25.8 

Cu 69.1 52.1 47.1 45.2 53.4 

Ni 24.3 25.6 24.7 23.3 24.5 

Pb 77.4 60.3 72.5 71.5 70.4 

V 29 28 29 29 28.8 

Zn 200 160 145 167 168 

      
      

 

Tabulka 1. Mediány (mg.kg-1) obsahů prvků v jednotlivých typech prostředí TG-I tato 

studie, TG-II (Poňavič et al. 2018); (T-území postižené dopravou, O-ostatní, P-parky, 

R-obytné čtvrti). 

Table 1. The medians (mg.kg-1) of elements in TG-I (n=45), and TG-II (n=194) in 

different landuse. TG-I this study, TG-II (Poňavič et al. 2018), and the landuse 

classification: (T-traffic affected areas, O-Other urban facilities, P-Parks, R-

Residential). 
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3. DISKUSE K VÝSLEDKŮM 

 

3.1. Úvod 

 

Jednotlivé dílčí studie, které jsou součástí této práce, vycházejí z dat získaných v 

rámci úkolu geologických prací „Geochemické mapování evropských velkoměst-

Praha“, který byl řešen Českou geologickou službou v letech 2010–2015. V rámci 

toho byly provedeny odběry, a zpracování půdních vzorků a následné stanovení 

vybraných stopových prvků a těžkých kovů (ve 196 vzorcích) (Poňavič et al. 2015).  

V rámci první studie (“Soil geochemical mapping of the central part of Prague, 

Czech Republic”) byly prezentovány souhrnné výsledky geochemického mapování 

pražské aglomerace. Studie je doplněna o rozsáhlé mapové přílohy (51 map 

distribuce jednotlivých studovaných prvků). Tato práce je základem pro obě další 

odvozené studie. 

Z výsledků této studie vychází i práce (“Arsenic in urban soils of Prague, Czech 

Republic: assessing exposure and risk to human health”), která hodnotí teoretická 

zdravotní rizika, z hlediska expozice dětské populace As v půdě. Arzén byl zvolen 

jednak proto, že z hygienického hlediska patří k nejrizikovějším prvkům v městských 

půdách vůbec, (poškozuje centrální nervovou soustavu a vegetativní nervy, rovněž 

způsobuje poruchy látkové výměny), ale také proto, že je na území hl. m. Prahy 

jedním z celoplošně nejrozšířenějších rizikových prvků.  

Poslední studie (“The development and changes of selected elements in soils 

on the territory of the Prague, Czech Republic, during last 20 years”) porovnává 

výsledky prezentované v první studii s výsledky geochemického mapování, které 

bylo realizováno Českou geologickou službou před dvaceti lety. 
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3.2. Geochemické mapování centrální části hl. m. Prahy-základ pro 

navazující studie 

Vzhledem k tomu, že z výsledků geochemického mapování byl vytvořen rozsáhlý 

datový set, který bude srovnatelný s údaji z ostatních evropských velkoměst 

(výsledky těchto mapování zatím nebyly doposud publikovány v plné šíři) je diskusi 

k této problematice věnována mimořádná pozornost.  

Nejprve byly sledovány obsahy prvků ve vzorcích odebraných v různých 

vzdálenostech od významných komunikací. Tím byla vymezena skupina prvků 

prostorově související s automobilovou dopravou. V další části byly hodnoceny 

vzájemné vztahy prvků podle způsobu využití území (obytná území, parky a zahrady 

a ostatní území) V poslední fázi byly porovnány obsahy prvků ve vzorcích 

odebraných z půd v městských parcích s hodnotami zjištěnými ve vzorcích 

 pastvinných půd na území České republiky odebraných v rámci mezinárodního 

projektu Geochemické mapování zemědělských půd Evropy (GEMAS) (Reimann et 

al. 2013). 

Tyto výsledky byly dále porovnány s výsledky geochemického mapování 

realizovaného Českou geologickou službou mezi léty 1995–1996. Tím byl získán 

kvalifikovaný přehled změn, ke kterým došlo za uplynulých dvacet let. 

 

Vliv automobilové dopravy na distribuci studovaných prvků 

 

Vliv automobilové dopravy na distribuci sledovaných prvků na území hl. m. Prahy 

popsal Ďuriš (1996, 2011). Podobné závěry uvádí (Mihaljevič et al. 2013; Galušková 

et al. 2014). Veškeré doposud provedené studie se však omezují pouze na 

konstatování, že doprava je hlavním zdrojem některých prvků. Žádná ze studií 

provedených na území hl. m. Prahy však nehodnotí, do jaké míry doprava skutečně 

ovlivňuje distribuci PHE.  
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V první fázi předložené práce byly veškeré půdní vzorky rozděleny do 4 

základních kategorií na základě vzdálenosti odběrového místa od významných 

komunikací a křižovatek. Klasifikace komunikací a významných komunikačních uzlů 

vychází z intenzity automobilové dopravy, resp. počtu automobilů za 24 hod. Tuto 

statistiku zpracovává Technická správa komunikací (Praha TSK 2018). Pro účely této 

studie byly vybrány komunikace, u kterých je od r. 2002 do současnosti doložen 

vyšší průjezd vozidel než 20.000 automobilů /24 hod (Praha TSK 2003).  

První kategorie (A) představuje místa odběru do vzdálenosti 50 m od 

významných komunikací (26 % všech vzorků). Druhá kategorie (B) zahrnuje místa 

odběru vzdálená 51–100 m od významných komunikací (13 % vzorků).  

Do třetí kategorie (C) byla zařazena odběrová místa nalézající se ve vzdálenosti 

101– 250 m od významných komunikací (14 % vzorků). Ostatní vzorky (47 %) byly 

zařazeny do čtvrté kategorie (D). V centrální části Prahy, nelze pro vysokou hustotu 

komunikační sítě odebírat vzorky vzdálené od významných komunikací víc než 500 

m.  

Hranice jednotlivých kategorií vychází z  výsledků obdobných studií, zaměřených 

na distribuci PHE v okolí komunikací jiných evropských měst. Například Rodríques-

Flores – Rodríquez-Castellón (2012) uvádějí, že do vzdálenosti 33 m od komunikace 

dochází k akumulaci většiny prvků souvisejících s dopravou. Jiné studie dokládají 

akumulaci prvků probíhající až do vzdálenosti 250 m (Zechmeister et al. 2005). 

Vzdálenost transportu prvků od zdroje, v tomto případě od významných komunikací 

je závislá především na velikosti emitovaných částic, Miguel et al. (1997). Avšak 

vzhledem k nepatrným rozměrům částic strhávaných z katalyzátorových součástek 

(PM 2,5 a PM1) lze očekávat, že jejich rozšíření nebude omezeno jenom na okolí 

dopravních tras, ale bude mnohem širší (Wiseman – Zereni 2011). Barbante et al. 

(2001) uvádějí zaznamenaný výskyt PGE v alpských ledovcích. 

 

Po rozdělení odběrových míst do jednotlivých kategorií bylo pomocí 

dvouvýběrového t-testu provedeno zhodnocení statisticky významných rozdílů v 

obsahu prvků mezi jednotlivými kategoriemi. Podle změn obsahu jednotlivých prvků 
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v půdách v závislosti na vzdálenosti od významných komunikací je možné rozlišit dvě 

základní skupiny prvků. V první skupině klesá obsah úměrně vzdálenosti od 

komunikací (Ag, Au, Ba, Cd, Cr, Cu, Mo, Nb, Pb, Pd, Pt, Sb, Sr, Sn, W a Zn). Ve druhé 

skupině prvků v této souvislosti k výrazným změnám v jejich obsahu nedochází (Al, 

As, Be, Bi, Ca, Ce, Co, Cs, Fe, Hg, K, Mg, Mn, Na, Ni, Pb, S, Ti, U, V, Y a Zr). Toto 

rozdělení prvků bývá běžné ve většině dopravně exponovaných území (Wong et al. 

2006; Smichowski et al. 2007). Někteří autoři označují první skupinu prvků jako 

„traffic related elements“ TRE (Carrero et al. 2013). 

Porovnáním obsahů prvků mezi kategoriemi vzorků A, B, C a D lze určit, v jaké 

vzdálenosti od významných komunikací dochází k jejich výraznému (statisticky 

významnému) poklesu. Ve vzorcích půd odebraných ve vzdálenosti od 50 do 100 m 

od významných komunikací došlo k poklesu většiny prvků spojených s dopravou 

(„traffic related elements“ TRE). Statisticky významné rozdíly (p<0,05) byly 

pozorovány u Au, B, Cd, Nb, Pt a Sr. Pokles obsahu TRE je dále pozorován do 

vzdálenosti 250 m kdy statisticky významné rozdíly byly dokumentovány u Cu, Mo, 

P, Pd, Pt, Sb, Sn a Zn (porovnání kategorií A a C). Ve vzdálenosti překračující 250 m 

byl statisticky významný rozdíl zjištěn u Ba, Cr, Cu, W a Zn (kategorie A a D).  

Z uvedeného vyplývá, že v rámci pražské metropole klesá obsah prvků spojených 

s dopravou („traffic related elements“ - TRE) úměrně se vzdáleností od významných 

komunikací, kdy nejnižší obsahy byly zaznamenány ve vzdálenosti nad 250 m. Ve 

vzdálenosti převyšující 250 m je obsah některých prvků nižší až o 25% (Pb, Zn, Cu…), 

popř. až o 50 %. (Bi), viz tabulka 3.  K  obdobným závěrům došli např. Zechmaister et 

al. (2005), Wong et al. (2006), kteří udávají 250 m jako tzv. kritickou vzdálenost.  

 

Distribuce prvků  v různých typech městského území. 

 

Podle platného územního plánu sídelního útvaru (Praha IPR 2016) byla 

jednotlivá místa odběru půdních vzorků rozdělena do následujících kategorií: 
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Kategorie “Residential” (R), která zahrnuje obytná území, včetně území 

smíšených (37 % vzorků).  Smíšená území jsou uzemí sloužící pro umístění 

polyfunkčních staveb nebo kombinaci monofunkčních staveb pro bydlení, obchod, 

administrativu, kulturu, veřejné vybavení, sport a služby všeho druhu.  

Kategorie “Parks and green space” (P) zahrnuje parky, historické zahrady, 

městskou zeleň (zeleň s rekreačními aktivitami), trvalé travnaté kultury a solitérní 

porosty (20 % vzorků). Půdní vzorky nebyly odebírány přímo pod korunami stromů, 

protože listy stromů, jsou velmi účinným akumulátorem prachových částic 

(Galušková et al. 2014; Lu et al., 2008).  

Kategorie „Other Urban” (O) zahrnuje veškeré území související s veřejným 

vybavením, území výroby a služeb (17 % vzorků).  

Pro zhodnocení vlivu dopravy na jednotlivé typy prostředí byla vymezena 

samostatná kategorie „Traffic“ (T), která, dle předchozí klasifikace odpovídá 

kategorii A (vzorky odebrané do vzdálenosti 50 m od významných komunikací).  

Mediány obsahu jednotlivých studovaných prvků v různých typech prostředí 

jsou uvedeny v samostatné tabulkové příloze č. 1 

  

Při porovnávání obsahů v kategoriích R a O nebyl zjištěn žádný významný 

statistický rozdíl.  V kategoriích T a P mají půdy (oproti půdám R a O) vyšší obsahy 

většiny sledovaných prvků. Pro kategorii T je typické navýšení obsahu TRE (nejvyšší 

obsahy byly zjištěny u Cu, Pb, W a Zn). V půdách kategorie P byly, na rozdíl od zbylé 

části velkoměsta, zjištěny nejvyšší obsahy Ag, As, Hg, Mn, a Sn.  

Přestože dle obsahů PHE se zdají být kategorie půd T i P podobné, výsledky 

analýzy hlavních komponent (Principal Component Analysis - PCA) ukazují odlišné 

vzájemné vztahy prvků. Prvky v kategorii T naznačují 3 relativně blízké výrazné 

trendy, které pravděpodobně odpovídají základním typům zdrojů těchto prvků. 

Oproti tomu výsledky PCA kategorie P nejsou nijak výrazně usměrněné.  

Z výsledků PCA je patrné, že nejvýraznější trend  v kategoriích T, R a O se 

projevuje u skupiny traffic related elements (TRE), tj. prvků pocházejících z dopravy 
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(Ag, Ba, Ca, Cu, Na, Re, S, Sb, Sn, Sr, Mo, W…). Druhý významný trend zaznamenává 

skupina prvků z „kombinovaných“ zdrojů (As, Be, Co, Cr, Cs, Fe, Ga, K, Mg, Ni, U, Ti, 

V…). Patří k nim staré průmyslové zátěže spojené s dnes již mnohdy neexistujícími 

průmyslovými provozy v centru města (Co, Cr, Ni, V), dále lokální atmosférická 

depozice, související s místním spalováním fosilních paliv (především As, Be, Bi, Ge) 

(Ďuriš 2011). V případě kategorie T je možné rozlišit i trend prvků pocházejících 

pravděpodobně  horninového podloží  (Al, Ce, La, Li, Mn, Rb, Sc, Te, Th, Y, Zr.  

 

Porovnání obsahu některých prvků v půdách pražských parků s jejich obsahy  v 

zemědělských půdách na území České republiky (projekt GEMAS) 

 

Pro srovnání projevů znečištění městské aglomerace s regionálními projevy 

znečištění státního území byly použity výsledky studia zemědělských půd v projektu 

GEMAS na území České republiky, viz Reimann et al. (2013). Pro tento účel byly 

vybrány půdy pražských parků, které mohou do jisté míry odpovídat charakteru 

zemědělských půd pastvinného typu, především vyšším podílem organické hmoty. 

Dalo se předpokládat, že na distribuci stopových prvků v parcích se doprava nepodílí 

tak výrazně, jako v ostatních studovaných prostředích velkoměsta. 

Hlavním zdrojem plošného rozšíření stopových prvků na území České republiky 

je atmosférický spad. Ukazují to analýzy vzorků pastvinných půd odebraných v rámci 

projektu GEMAS  a potvrzuje to i série monitorovaných rašelinišť na různých 

místech republiky (Novák et al. 2003). Stopové prvky pocházejí v naprosté většině ze 

spalovaného uhlí ložisek na severozápadě území a jejich distribuce na státním území 

nevykazuje v koncentracích výraznějších rozdílů. Na základě srovnání regionální 

distribuce stopových prvků v zemědělských půdách a v půdách parků hlavního 

města lze uvažovat o tom, jaká je úroveň znečištění, kterou se městská aglomerace 

odlišuje od svého okolí. Jinak řečeno jak jsou na regionální distribuci stopových 

prvků naloženy produkty městských zdrojů kontaminace.  

Základní statistické údaje dílčích výsledků odpovídajících České republice 

projektu GEMAS jsou uvedeny v samostatné tabulkové příloze č. 1.  
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Po porovnání obsahu prvků v pražských parcích s dílčími výsledky projektu 

GEMAS (pomocí dvouvýběrového t-testu je možné rozlišit dvě základní skupiny 

prvků. První skupina zahrnuje takové prvky, jejichž obsahy jsou v pražských parcích a 

zemědělských půdách (grazing land soils) statisticky významně rozdílné (p<0,05):  

Ag, As, B, Ba, Be, Ca, Cd, Cu, Hg, La, Li, Mg, Mo, Na, P, Rb, S, Sb, Sn, Th, W a Zn. Ve 

druhé skupině jsou zahrnuty prvky, které mají v obou typech půd srovnatelné 

obsahy: Al, Bi, Ce, Co, Cr, Fe, In, K, Mn, Nb, Ni, Sc, Se, Sr, Te, Ti, U, V, Y, a Zr. 

První skupinu prvků je možné dále rozdělit do dvou podkategorií. V první 

podkategorii jsou zahrnuty prvky, které jsou v pražských parcích oproti 

zemědělským půdám výrazně nabohaceny: Ag, As, Au, B, Ba, Be, Ca, Cd, Cu, Hg, Mo, 

Na, P, Pb, S, Sb, Sn, W a Zn. Ve druhé podkategorii jsou prvky, které jsou v parcích 

půd oproti zemědělským půdám naopak ochuzeny: Ce, Cs, La, Li, Mg, Mn, Rb a Th. 

 

Prvky v pražských parcích nabohacené 

 

Nejvýrazněji jsou půdy pražských parků, v porovnání se zemědělskými 

pastvinnými půdami české republiky, obohaceny o Hg (7,8×), Ag (5,4×), Sb (4,8×), Sn 

(4,4×) B (3,5×), Pb (2,9×), W (2,6×), As (2,3×). Zároveň je možné ještě blíže upřesnit 

skupinu prvků, které jsou v pražských parcích ovlivněny dopravou, předpokládáme, 

že to budou takové prvky, jejichž obsah klesá s rostoucí vzdáleností od komunikací. 

V tomto případě se jedná o: Ba, Ca, Cd, Cu, Mo, Na, P, Pb, Sb, W a Zn. Oproti tomu 

prvky, u kterých jejich množství se zvyšující se vzdáleností od komunikací roste (Ag, 

As, B, Be, Fe, Hg a Sn) pochází pravděpodobně i z jiného typu zdroje. Zdrojem As, B a 

Be v půdách pražských parků je pravděpodobně atmosférická depozice.  

 

Prvky v pražských parcích ochuzené 

 

Nejrozšířenějšími podložními horninami studované části Prahy jsou jednak 

ordovické pískovce a jílovce a jednak kvartérní spraše a sprašové hlíny. Značná část 
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České republiky je však budována krystalickými horninami Českého masivu, pro 

které je typické zvýšení obsahu právě těchto prvků: Al, Ce, Cs, Li, Rb and Th (Bouška 

et al. 1984, Janoušek et al. 2000).  

 

3.3. Hodnocení zdravotních rizik  

 

Tato práce se opírá o výsledky první studie „Soil geochemical mapping of the 

central part of Prague, Czech Republic“. Na příkladu arzénu dokládá využitelnost 

těchto výsledků při teoretickém hodnocení zdravotních rizik z hlediska expozice 

různým rizikovým prvkům.  

 

Pro vyhodnocení zdravotních rizik vyvolaných výskytem arzénu v půdách 

městských aglomerací byl zvolen rezidenční expoziční scénář podle metodik EPA 

(2005).  V rámci tohoto scénáře je zvažována expozice dětí, které navštěvují 

mateřskou školu v konkrétním místě. Za cesty vstupu arzenu do lidského organismu 

jsou považovány ingesce půdy a půdního prachu a dermální kontakt s půdou. 

Hodnocení zdravotních rizik je prováděno dvěma metodami. Klasickou 

deterministickou metodou a pravděpodobnostní metodou, která k hodnocení 

používá zvolené distribuční funkce jednotlivých parametrů. Deterministický způsob 

hodnocení rizik používá k výpočtům maximální hodnoty a výsledkem je  

nadhodnocený odhad rizik. Tento přístup je proto považován za příliš konzervativní. 

Metodika hodnocení zdravotních rizik z metodik EPA (2009) a hodnocení expozice 

navazuje na studie SZÚ (Zimová 2007).  

Referenční hodnotou u látek s bezprahovým účinkem je faktor směrnice 

rakovinového rizika (Cancer Slope Factor–CSF), odvozený extrapolací z prokázaného 

vztahu dávky a účinku při vysoké expozici do oblasti nízkých expozic reálných v 

životním prostředí a vyjadřuje předpokládanou míru karcinogenního potenciálu 

dané látky. Je vyjádřena jako riziko na jednotku koncentrace As v půdě, která 

přichází do kontaktu s člověkem. Hodnoty CSF byly pro As stanoveny na 1,5 mg.kg-

1.den-1 pro ingesci a 3,66 mg.kg-1.den-1 pro inhalaci (EPA 2005).  
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V případě bezprahového karcinogenního účinku je míra rizika vyjádřena jako 

celoživotní vzestup pravděpodobnosti vzniku nádorového onemocnění (Individual 

Lifetime Cancer Risk – ILCR) u jedince z exponované populace, tedy teoretický počet 

statisticky předpokládaných případů nádorového onemocnění na počet 

exponovaných osob. 

 

ILCR je definováno jako CDIc×CSF. 

Kde  CDIc je tzv. průměrná denní dávka karcinogenní (Chronic Daily Intake 

cancer – CDIc) .  CDIc  je určena vztahem:  

CDIc=(CS×FI×EF/AT)×(EDc×IRc/BWc)+(EDa×IRa/BWa). 

Kde  

CS  koncentrace As v půdě (mg.kg-1) 

FI  podíl konzumace (bezrozměrný) 

EF  roční expozice (210 dní/ rok) 

AT průměrný čas pro karcinogenní (365 dní / rok) 

EDa,c trvání expozice děti, dospělí 

IRa,c nezáměrná konzumace půdy děti (0,2 g/den), dospělí (0,1 g/den) 

BWa,c tělesná hmotnost děti (15 kg), dospělí (70 kg). 

 

Celkový obsah arzénu v pražských půdách se pohybuje v rozmezí od 8,1 do 35,6 

mg/kg, medián obsahu je 16,5 mg/kg As. Obsahy arzénu v půdách hřišť vybraných 

mateřských školek se pohybují v rozmezí 13–17 mg/kg.  Karcinogenní riziko ILCR 

bylo vypočteno ve výši 1×10-6 (tzn. jeden případ onemocnění na milión 

exponovaných osob). Tato hodnota je na území EU a USA považována za přijatelné 

riziko (Provazník et al. 2000, EPA 2009).   

Tyto výsledky představují teoretické výpočty hodnocení zdravotního rizika. V 

souvislosti s výskytem arzénu lze doporučit věnovat pozornost mnohem detailněji 

půdám hřišť mateřských školek. Pro zjištění jeho toxických účinků na dětský 
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organismus je třeba určit jeho vazbu na jednotlivé minerální fáze, jeho biologickou 

dostupnost apod. 

 

 

3.4. Celkové shrnutí  

 

Studované území zaujímá celkovou rozlohu 50 km2, zahrnuje převážně 

historické centrum města. Sledovanou oblast lze charakterizovat jako obdélník 

s rohy: 

SZ: usedlost Perníkářka v Dejvicích 

SV: křížení komunikací Zenklova a Na Stráži v Libni 

JV: křížení Jižní spojky a Chodovské spojky v Záběhlicích 

JZ: vrch Děvín v Hlubočepech. 

 

Získané výsledky představují vyhodnocení všech 53 (Ag, Al,  As, Au, B, Ba, Be, Bi, 

Ca, Cd, Ce, Co, Cr, Cs, Cu, Fe, Ga, Ge, Hf, Hg, In, K, La, Li, Mg, Mn, Mo, Na, Nb, Ni, P, 

Pb, Pd, Pt, Rb, Re, S, Sb, Sc, Se, Sn, Sr, Ta, Te, Th, Ti, Tl, U, V, W, Y, Zn,  Zr). Zahrnují 

mapy distribuce jednotlivých prvků, statistické zpracování výsledků zohledňující 

napříkla i vzdáleností od jednotlivých komunikací a srovnání s výsledky projektu 

GEMAS. V průběhu studia byly řešeny i vícerozměrné statistické analýzy se 

speciálními proměnnými (jako např. nadmořská výška, převažující geologické složení 

půdního substrátu, orientace a sklon svahu atd.).  U těchto proměnných se však 

podíl variability vysvětlený prvními dvěma komponentami pohyboval pouze mezi 

10–20 procenty a z toho důvodu nebyly ve výpočtech dále uvažovány. 

 

Ze  získaných výsledků lze vytipovat množinu zájmových prvků (Ag, As, Cd, Co, 

Cr, Cu, Hg, Ni, Pd, Pb, Pt, Sb, Sn, V, Pb a Zn), a to z několika hledisek: 
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1) distribuce prvku byla úzce spojena s konkrétním typem městského prostředí 

(Cu, Pd a Pt ve vazbě na území postižené dopravou; s půdami městských 

parků a zahrad naopak korelují zvýšené obsahy As, Cd a Hg, ) 

2)  množství prvku je v půdách pražských zahrad výrazně vyšší než 

v pastvinných půdách na území ČR (Ag, As, Be, Cu, Hg, Ni, Pd, Pb, Pt, Sb, Sn, 

V, Pb a Zn) 

3) za uplynulých 20 let došlo k významným změnám v obsahu některých prvku 

v pražských půdách (As, Co, Cr, Cu, Zn), u jiných ke změnám, i když je bylo 

možno předpokládat nedošlo (Pb a Ni). 

 

Mapy distribuce jednotlivých prvků zřetelně ukazují, že nejvyšší obsahy Au, Ba, 

Bi, Cu, Cr, Pb, Pd, Pt, a Zn jsou v pražských půdách převážně v centrální části města. 

Obvykle se nacházejí podél tras významných komunikací. Při okrajích studovaného 

území nebo na území parků je jejich množství výrazně nižší. Obdobně je tomu i 

v případě Cd, Mo a Nb, kdy zvýšené obsahy těchto prvků jsou také prostorově spjaté 

s významnými komunikacemi.  

Z map je dále patrné, že nejvyšší obsahy Ag, As, Be a Sb byly zjištěny převážně 

mimo prostor komunikačních sítí, často v půdách parků a zahrad. V centrální, 

zastavěné, části studovaného území je množství těchto prvků nejnižší, směrem 

k okrajům jejich množství narůstá. Obdobný trend je pozorován i v případě Co, Ni a 

V kdy, nejvyšší obsahy byly zjištěny v parcích a zahradách při okrajích studovaného 

území, popř. na území bývalých průmyslových provozů. V historickém centru města 

bylo zjištěno nejnižší množství těchto prvků.   

Distribuce Hg je velmi nerovnoměrná. Zvýšené obsahy byly zjištěny převážně 

v parcích, a to jak v centrální části, tak i na okrajích studovaného území.  
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Tab. 4. Mediány obsahů vybraných stopových prvků v Praze (mg.kg
-1

) 

Studované 

území 
As Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn Podklady 

Praha-

celé 

město 

27.1 0.99 14.2 37.3 88.3 33.6 113 291 Ďuriš (1996) 

Pražské 

parky 
20 0.4 11 40 54 27 62 122 

Galušková et al. 

(2014) 

 

Praha-

centrum 
16.4 0.5 9.5 25.7 53 23.9 69.7 171 

Studie I  

(Poňavič et al. 

2018) 

 

V Tabulce 4 jsou uvedeny obsahy vybraných těžkých kovů zjištěné Ďurišem 

(1996). Tabulka rovněž uvádí výsledky Galuškové (2014). V případě všech uvedených 

kovů je patrný pokles obsahu. Nejvýrazněji je dokumentován v případě As (z 27 

mg.kg-1 na 16,5 mg.kg-1) a Pb (ze 113 mg.kg-1 na 69,8 mg.kg-1). Pokles obsahu As 

v půdách pravděpodobně souvisí s omezováním spalování fosilních paliv a 

postupným nahrazováním lokálních topenišť centrálním vytápěním. Olovo, 

nejvýraznější reprezentant znečištění městských půd způsobeného dopravou, 

přestalo být počátkem devadesátých let používáno jako antidetonátor do benzínů. 

Tomu odpovídá i jeho klesající vývojový trend v pražských půdách. Nicméně v okolí 

několika komunikací je stále přítomné ve značných koncentracích. Podobná situace 

byla zjištěna i jinde v  územích zatížených dopravou, např. lokality v severním 

Španělsku (Carrero et al. 2013), nebo ve Skotsku  (MacKinnon et al. 2011).  

 

 

 

 



66 
 

3.4.1. Popis distribuce vybraných rizikových prvků  

 

Popis výskytů vybraných rizikových prvků (As, Be, Cd, Cr, Co, Cu, Hg, Ni, Pb, Sb, 

Sn, V, Zn a PGE) na území hl. m. Prahy vychází z výsledků první studie, a je doplněn o 

nové poznatky prezentované v rámci třetí studie.  Údaje o obsazích jednotlivých 

prvků v různých typech městského prostředí jsou uvedeny v samostatné tabulkové 

příloze v tabulce č. 1. V této tabulce jsou rovněž uvedeny obsahy prvků 

v pastvinných půdách na území ČR. V samostatné tabulkové příloze v tabulce č. 2 

jsou uvedeny množství prvků v pražských půdách v letech 1995 a 2015. 

  

Antimon 

Celkové obsahy Sb v běžných půdách jsou udávány do 1,0 mg.kg-1 (Kabata-

Pendias 2001).  DeVos et al. (2006) uvádějí medián obsahu Sb v evropských půdách 

od 0,60 (a.r.) po 0,9 mg.kg-1 (XRF). Pastvinné půdy Evropy obsahují 0,48 mg.kg-1 

(Reimann et al. 2013). 

Na území pražské aglomerace nebyly v půdách zjištěny významnější 

koncentrace tohoto prvku. Jeho obsah kolísá od 0,19 po 38 mg.kg-1, medián je 2,33 

mg.kg-1. Nejvyšší obsahy (nad 6 mg.kg-1) byly lokálně zjištěny v oblasti Holešovic, 

Střešovic a Pankráce. Pravděpodobně se jedná o pozůstatky průmyslové výroby 

z minulého století.   

V půdách bývá antimon nabohacen v povrchovém horizontu, důvodem je jeho 

silná afinita k organické hmotě. Někdy bývá nabohacen rovněž v B horizontu, kde je 

vázán na povrch Fe a Mn oxohydroxidů a jílových minerálů (Alloway et al. 2013). 

Přesto jsou nejvyšší obsahy Sb v pražských půdách prostorově spojeny s územím 

dotčeným dopravou. 

Půdy pražských parků obsahují více než 5ti násobné množství Sb, ve srovnání 

s půdami pastvin (medián jeho obsahu v zemědělských půdách ČR je 0,44 mg.kg-1).  
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V městských půdách se obsah Sb pohybuje od 1,0 mg.kg-1 v Madridu (Locotura 

et al. 2011) po 2,40 Berlin (Birke et al. 2011).  

 

Arzén 

Průměrný obsah As v půdách (svrchní horizont) se na celém evropském 

kontinentu pohybuje v rozmezí od 0,32 do 282 mg.kg-1, medián je 1,017 mg.kg-1 

(DeVos et al. 2006). Na území ČR je průměrný obsah arzénu v pastvinných půdách 

0,84 mg.kg-1 (Tarvainen et al. 2013).  

Množství As v pražské půdě se pohybuje v rozmezí 6,0–35,6 mg.kg-1. Medián 

obsahu As je 16,5 mg.kg-1. V pražské aglomeraci je arzén rozšířen téměř celoplošně. 

Vyšší koncentrace (nad 27 mg.kg-1) byly zachyceny ve středu města v oblasti 

Holešovic a ve Vršovicích. Plošně omezené zvýšené obsahy byly zaznamenány také 

ve Strašnicích, na rozhraní Pankráce a Michle, nebo v Radlicích-Dívčí Hrady. Nejvyšší 

obsahy arzénu jsou na území hl. m. Prahy spojeny s půdami městských parků a 

zahrad. To je způsobeno vazbou As na organickou hmotu.  

Minerální fáze arzénu jsou v půdě poměrně dobře rozpustné, ale jeho migrační 

schopnost je silně ovlivněna sorpcí na povrch minerálních fází (jílové minerály, oxo-

hydroxidy Fe, Mn a Al a organickou hmotu) (Kabata-Pendias 2001). Z tohoto důvodu 

jsou nejvyšší obsahy As v půdním profilu zjišťovány většinou ve svrchním horizontu 

(do 20 cm).  

Pražské půdy obsahují, v porovnání s pastvinnými půdami České republiky 

dvojnásobné množství arzénu. Příčinou je pravděpodobně lokální vytápění, které 

v minulosti využívalo fosilní paliva. Nejvíce je tato změna patrná v půdách parků, 

kde došlo k poklesu z původních 22,1 mg.kg-1 na současných 17,5 mg.kg-1.  

Zdrojem arzénu v ovzduší na území České republiky je především spalované 

uhlí, Pešek et al. (2005). Průměrný obsah As v terciérním uhlí Severočeské 

hnědouhelné pánve je sice 39,8 mg.kg-1, je však rozmístěn nepravidelně a kolísá od 

2,92 do 387 mg.kg-1 (Sýkorová et al 2007).  
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Obdobně proměnlivý je obsah As v půdách evropských velkoměst. Medián 

obsahu As se pohybuje od 3,9 mg.kg-1 v Berlíně (Birke – Rauch 2000) po 24 mg.kg-1 

v Athénách (Argyraki – Kelepertzis 2014).  

 

Beryllium 

Průměrný obsah Be se v půdách na celém evropském kontinentu pohybuje 

v rozmezí od 0,4 do 3,52 mg.kg-1 (Kabata-Pendias 2001).  Na území ČR je průměrný 

obsah Be v zemědělských půdách 0,5 mg.kg-1 (Reimann et al. 2013). 

Množství Be v půdách centrální části hl. m. Prahy se pohybuje v rozmezí 0,1–3,1 

mg.kg-1. Medián obsahu Be v pražské půdě je 1,1 mg.kg-1. Je rozšířeno velmi 

podobně jako arzén, což naznačuje společný zdroj. Koncentrace jen výjimečně 

dosahují 3 mg.kg-1. V nižších koncentracích (1,5–2,0 mg.kg-1) však pokrývá značnou 

rozlohu města. Představuje patrně rovněž pozůstatek lokálního vytápění. Za 

uplynulých 20 let došlo v pražských půdách k jeho značnému poklesu. Z původních 

1,78 mg.kg-1 na 1,1 mg.kg-1 . Hlavním zdrojem beryllia v ovzduší ČR je spalování uhlí. 

Jeho průměrný obsah v terciérním uhlí Severečeské uhlené pánve je 3,1 mg.kg-1 

(Bouška et al. 1984). 

Obsah Be je v jednotlivých typech městského prostředí přibližně stejný, ale 

v porovnání s českými pastvinnými půdami je 1.5× vyšší. Je většinou přítomné ve 

formě kyslíkatých sloučenin nebo alkalických aniontů  např. Be(OH)CO3-, Be(CO3)2
2-. 

Be bývá obvykle vyluhováno ze svrchního půdního horizontu a má tendenci 

hromadit se v horizontech spodních (Alloway et al. 2013).  

Be zatím nebylo v půdách evropských velkoměst příliš detailně studováno, 

V půdách Berlína byl jeho obsah 1,3 mg.kg-1 (a.r.) (Birke et al. 2011).  

 

Cín 

Průměrný obsah Sn ve svrchním půdním horizontu je v rámci celého 

evropského kontinentu  3,3 mg.kg-1, (a.r.)  (DeVos et al. 2006).  Medián obsahu Sn v 

pastvinných půdách ČR je  7,4 mg.kg-1 (a.r.)  (Reimann et al. 2013). 
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Množství cínu se v pražských půdách pohybuje v rozmezí 3,8–44 mg.kg-1, 

medián obsahu je 5,5 mg.kg-1. Nejvyšší hodnoty (nad 10 mg.kg-1) byly identifikovány 

ve středu města v okolí významných komunikací a křižovatek. Zvýšené obsahy Sn 

jsou prostorově spojené s dopravně zatíženým územím (medián obsahu v této 

kategorii je 6,45 mg.kg-1).  

Půdy pražských parků obsahují více než 4× vyšší množství Sn oproti pastvinným 

půdám. Pravděpodobně se bude jednat o důsledek koncentrace automobilové i 

tramvajové dopravy v Praze. V půdním prostředí za oxidických podmínek je cín 

značně mobilní.  V rámci půdního profilu je cín vázán především koprecipitací na 

oxohydroxidy Fe. Mn a Al (Alloway et al. 2013).  

Za uplynulých 20 let došlo v pražských půdách poklesu celkového množství Sn 

(bez rozlišení typu městského prostředí) z původních 7,4 mg.kg-1 na současných 5,5 

mg.kg-1.  

Hlavním zdrojem Sn v životním prostředí ČR je spalování fosilních paliv.  

Obsah Sn v je půdách evropských velkoměst značně proměnlivý. Pohybuje se od 

1.1 mg.kg-1 Hameenlina, Finsko (Tarvainen et al. 2018) po 8.2 mg.kg-1 v Paříži (Douay 

et al. 2008).  

 

Kadmium 

Průměrný obsah Cd se v půdách (svrchní horizont) se na celém evropském 

kontinentu pohybuje v rozmezí od 0,01 mg.kg-1 do 14.1 mg.kg-1, median je 0,145 

mg.kg-1 (DeVos et al. 2006).  Průměrný obsah Cd v pastvinné půdě je 0,18 mg.kg-1 

(Reimann et al. 2013). 

Množství Cd v pražských půdách kolísá v rozmezí 0,01–2,21 mg.kg-1. Medián 

obsahu Cd je 0,5 mg.kg-1. Anomální obsahy nad 1 mg.kg-1 byly zjištěny v okolí 

bývalých průmyslových areálů v Holešovicích, Vršovicích a v Dejvicích. Nejvyšší 

množství Cd se nalézá v územích s intenzivní automobilovou dopravou.   

Za uplynulých 20 let pokleslo množství Cd v pražských půdách (bez rozlišení 

typu prostředí) téměř na polovinu.  Pražské půdy v porovnání s půdami pastvin 
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obsahují přibližně 1,5× vyšší množství Cd.  Zdrojem Cd v pražských půdách je 

pravděpodobně spalování fosilních paliv. 

Kadmium je v půdách přítomné ve volné iontové formě, pouze v půdách 

s vysokým obsahem chloridových iontů tvoří komplexy. Mobilita kadmia a tím i jeho 

možná toxicita závisí na jednotlivých formách vazby a na sloučeninách v jakých se 

v půdě vyskytuje (Alloway et al. 2013). S klesající hodnotou pH stoupá silně 

rozpustnost Cd a jeho pohyblivost. Nejpohyblivější je při pH 4,5–5,5, v zásaditém 

prostředí je poměrně málo pohyblivý. Při pH nad 7,5 přestává být kadmium 

rozpustné, a proto o jeho přijatelnosti rozhoduje rozpustnost CdCO3 a 

pravděpodobně také Cd3(PO4)2 (Kabata-Pendias 2001). Obsah kadmia v půdě 

významně ovlivňují  také půdní mikroorganismy. Je známo, že zvýšená koncentrace 

iontů  v půdním výluhu má silný inhibiční efekt na půdní mikroorganismy a vysoké 

dávky Cd mohou půdní mikroflóru poškozovat. Výsledkem může být negativní vliv 

na růst rostlin omezení fixace vzdušného N, brzdění mineralizace apod. (McLaughlin 

– Singh 1999).  

Zdrojem kadmia v životním prostředí jsou především emise z výroby zpracování 

neželezných kovů, spalování fosilních paliv a spalování odpadů. Kadmuim bylo 

rovněž obsaženo v motorových olejích a pneumatikách. 

Obsah Cd v půdách evropských velkoměst je značně proměnlivý. Pohybuje se 

od 0,12 v mg.kg-1Trondheimu (Anderson 2010) po 1,74 mg.kg-1 v Dublinu (Glenon et 

al. 2013).  

  

Chróm 

Průměrný obsah Cr v evropských půdách je 24 mg.kg-1, (a.r.); celkový obsah 

(XRF) je 60 mg.kg-1 (DeVos et al. 2006). Průměrný obsah Cr v obdělávané 

zemědělské půdě je 20 mg.kg-1 (a.r.) (Reimann et al. 2013). 

Množství chrómu v pražských půdách se pohybuje v rozmezí od 12,1 mg.kg-1 do 

106 mg.kg-1, Medián obsahu Cr v pražské půdě je 25,5 mg.kg-1 . Chróm má na území 
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pražské aglomerace celoplošné rozšíření. Zvýšené obsahy Cr (nad 50 mg.kg-1) byly 

nalezeny na řadě lokalit jako Holešovice, Karlín, Malá Strana, Pankrác, Michle aj. 

V půdě se většina chrómu nachází v málo pohyblivé formě kationtů Cr3+ 

vázaných na oxidy železa a hliníku, které s ohledem na stejnou velikost iontového 

poloměru zastupuje. Mobilita chrómu v půdě závisí na půdní reakci, stupni rozkladu 

organické hmoty, obsahu jílových minerálů a redox potenciálu půdy (Kabata-

Pendias 2001).  

Při postupné oxidaci chrómu vznikají ionty CrO4
2- (chromany), které jsou velmi 

mobilní a jsou slabě sorbovány jíly a oxidy. Dobře rozpustný chróm je toxický pro 

rostliny i živočichy.  

Vápnění, hnojení fosforem a organické látky významně snižují toxicitu 

chromanů v kontaminovaných půdách (Alloway et al. 2013).  

Obsah Cr v půdách evropských velkoměst je značně proměnlivý. Pohybuje se od 

11 mg.kg-1 v Neapoli (Cicchella et al. 2008) až po 141 mg.kg-1 v Athénách (Argyraki 

and Kelepertis 2014)  

Hlavním zdrojem Cr v životním prostředí je těžký průmysl především 

galvanizovny. Zvýšené obsahy chrómu se vyskytují v okolí koželužen a provozů 

používajících sloučeniny chrómu jako antikorozní přísady do chladicích systémů 

např. elektrárny, atd. Důležitým zdrojem jsou také odpadní vody a čistírenské kaly.  

 

Kobalt 

Průměrný obsah Co ve svrchním půdním horizontu je v rámci celého 

evropského kontinentu  7,8 mg.kg-1, (a.r.)  (DeVos et al. 2006).  Průměrný obsah Co 

v obdělávané zemědělské půdě je 7,5 mg.kg-1 (a.r.) (Reimann et al. 2013). 

Množství Co se v pražských půdách pohybuje v rozmezí 4,6–22,5 mg.kg-1. 

Medián jeho obsahu je 9,5 mg.kg-1. Výskyt nejvyšších obsahů kobaltu na území 

pražské aglomerace (nad 17 mg.kg-1) je soustředěn do lokalit s bývalým 

průmyslovým využitím Holešovice, Karlín, Michle a Smíchov. Jeho nejvyšší obsahy 

jsou prostorově spojeny s půdami městských parků a zahrad (10,1 mg.kg-1). Je to 
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pravděpodobně způsobeno afinitou Co k organické hmotě (Alloway et al. 2013). 

V půdách v kyselém redukčním prostředí je kadmium značně mobilní. Z půdního 

roztoku je rychle sorbováno na povrch různých pevných fází, především oxo-

hydroxidů Fe a Mn. Dvojmocný kobalt vytváří vazby se zmíněnou  organickou 

hmotou, tyto sloučeniny jsou poměrně dobře biologicky dostupné (Qian et al. 

1998). 

Za uplynulých 20 let došlo k mírnému poklesu obsahu Co v pražských půdách, 

rovnoměrně ve všech typech městského prostředí. 

 Obsah Co v půdách evropských velkoměst je značně proměnlivý. Pohybuje se 

od 0,9 mg.kg-1 ve Stockholmu (Linde et al. 2001) až po až po 16 mg.kg-1  v Athénách 

(Argyraki and Kelepertis 2014)  

Hlavním zdrojem Co v životním prostředí je spalování fosilních paliv, výroba 

speciálních ocelí a v neposlední řadě těžba, úprava a zpracování olověných, 

železných a stříbrných rud (Reimann a Caritat 1998). 

 

Měď 

Průměrný obsah Cu ve svrchním půdním horizontu je v rámci celého 

evropského kontinentu  21,8 mg.kg-1, (a.r.)  (DeVos et al. 2006).  Medián obsahu Cu 

v pastvinných půdách ČR je 20,4 mg.kg-1 (a.r.)  (Reimann et al. 2013). 

Množství mědi se v pražských půdách pohybuje v rozmezí 16–460 mg.kg-1, 

medián obsahu je 52,9 mg.kg-1. Nejvyšší hodnoty (nad 150 mg.kg-1) byly 

identifikovány v půdách ve středu města na Starém Městě, v oblasti Holešovic a 

Vinohrad. Zvýšená množství Cu v pražských půdách jsou prostorově spojená s 

dopravně zatíženým územím. Měď je považována za typický prvek související 

dopravou. V minulosti byla obsažena v pneumatikách (Carrero et al. 2013), značný 

podíl Cu pochází například také z otěru trolejových drátů (Mazur – Maczuga 2013). 

Přestože je měď prvkem s velmi výraznou afinitou k organické hmotě (Alloway et al 

2013) jsou její obsahy v půdách pražských parků relativně nízké. Nicméně obsahují 

více než 2× vyšší množství v porovnání s půdami pastvin ČR. Je to pravděpodobně 
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důsledek vysoké koncentrace automobilové i tramvajové dopravy v Praze. V půdním 

prostředí za oxidických podmínek a za pH 5–6 je měď značně mobilní.  Afinita mědi 

k organické hmotě je poměrně dlouho známá. Měď bývá v rámci půdního profilu 

distribuována nerovnoměrně, výrazně nabohacená bývá svrchní část půdního 

horizontu, hlavní příčinou je již zmíněná vazba mědi na organické sloučeniny.  

Za uplynulých 20 let došlo v pražských půdách poklesu celkového množství Cu 

(bez rozlišení typu městského prostředí) z původních 64 mg.kg-1 na současných 53 

mg.kg-1. Avšak v územích souvisejících s dopravou došlo k nárůstu jejího obsahu z 63 

mg.kg-1 na 69 mg.kg-1. Tato skutečnost bude pravděpodobně přímo souviset 

s otěrem trolejového vedení, které představuje významný kontinuální zdroj mědi. K  

 výrobě trolejového drátu se obvykle používá elektrovodná, vysokopevnostní měď, 

popř. trolejový „bronz“ (slitiny Cu s přídavkem Ag, nebo Cd) (Wikipedia 2018). 

Hlavním zdrojem Cu v životním prostředí je použití fungicidů na bázi Cu, 

spalování fosilních paliv, výroba speciálních ocelí a v neposlední řadě těžba, úprava 

a zpracování olověných, železných a stříbrných rud (Reimann a Caritat 1998). 

Severočeské terciérní uhlí obsahuje 29,7 mg.kg-1 (Sýkorová et al 2007). 

Obsah Cu v půdách evropských velkoměst je značně proměnlivý. Pohybuje se 

od 29 mg.kg-1 ve Stockholmu (Linde et al. 2001), až po až po 66 mg.kg-1 v Athénách 

(Argyraki and Kelepertis 2014). 

 

Rtuť  

Průměrný obsah Hg ve svrchním půdním horizontu je v rámci celého 

evropského kontinentu  30 µg.kg-1, (a.r.)  (DeVos et al. 2006).  Ke stejným hodnotám 

v obdělávané zemědělské půdě ČR dolši i Reimann et al. (2013). 

Množství rtuti se v pražských půdách pohybuje v širokém rozmezí 28–9600  

µg.kg-1. Medián obsahu Hg v pražských půdách je 268 µg.kg-1. Distribuce Hg v 

pražských půdách je velmi nerovnoměrná, nejvyšší obsahy (nad 900 µg.kg-1) byly 

nalezeny v centrální části města a lokálně v bývalých průmyslových čtvrtích 

(Holešovice, Libeň a Vysočany). Směrem k okrajům města množství Hg rychle klesá. 
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Její nejvyšší obsahy (medián 460 µg.kg-1) jsou spojeny s půdami pražských parků a 

zahrad, rtuť je typický organofilní prvek (Kabata-Pendias 2001). V půdách se rtuť 

může vyskytovat v různých formách, které se liší především mobilitou a reaktivností. 

Kovová rtuť a methylované formy (dimethylrtuť (CH3)2Hg) mají poměrně vysokou 

tenzi par a jsou tedy velmi těkavé. Reaktivní sloučeniny vytváří iont Hg2
2+ se 

skupinami OH-, Cl-, Br-. Poměrně nereaktivní a nejstabilnější jsou HgS a iont Hg2+ 

vázaný na huminové kyseliny, nebo fulvokyseliny (Mihaljevič 1999a). Kationtová 

forma Hg bývá často vázána na povrchu různých minerálních fází (jílové minerály, 

oxohydroxidy Fe, Al a Mn) (Alloway et al. 2013).  

Nejnižší množství rtuti se nalézá v půdách obytných čtvrtí (medián 230 µg.kg-1). 

Půdy pražských parků obsahují ve srovnání s půdami pastvin ČR více než 7× vyšší 

obsahy Hg. Hlavním zdrojem Hg v Praze byl výrobní průmysl (Tesla Holešovice) 

(Duriš 2011). Dlouhodobým zdrojem Hg v České republice je spalování fosilních 

paliv, čistírenské, nebo městské kaly použité k přípravě kompostů 

Za uplynulých 20 let došlo k velmi výraznému poklesu obsahu Hg v pražských 

půdách, z původních 790 µg.kg-1 na současných 268 µg.kg-1. Pravděpodobně to je 

způsobeno útlumem průmyslových aktivit, v kombinaci s výraznou mobilitou Hg.  

Obdobně proměnlivý je obsah Hg v půdách evropských velkoměst, kde se 

pohybuje od 900 µg.kg-1 v Neapoli (Cicchella et al. 2008) až po až po 120 mg.kg-1  

v Athénách (Argyraki and Kelepertis 2014). 

 

 

Sříbro 

Průměrný obsah Ag ve svrchním půdním horizontu je v rámci celého 

evropského kontinentu  270 µg.kg-1 (a.r.)  (DeVos et al. 2006).  Průměrný obsah   Ag 

v obdělávané zemědělské půdě ČR je  57 µg.kg-1 (a.r.) (Reimann et al. 2013). 

Obsah Ag se v pražských půdách pohybuje v rozmezí 41–3298 µg.kg-1, medián 

obsahu je 306 µg.kg-1. Jeho distribuce je ve studovaném území velmi 

nerovnoměrná. Zvýšené obsahy byly zjištěny v půdách centrální části metropole 
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v okolí rušných křižovatek a významných komunikací. Nejvyšší obsahy Ag jsou 

prostorově svázány jednak s územím dotčeným dopravou a jednak v půdách 

pražských parků. Stříbro je, obdobně jako Cu, součástí některých slitin, ze kterých 

jsou vyráběny trolejové dráty (Wikipedie 2018), je prokázána závislost mezi 

zvýšeným množstvím Ag v okolí trolejového vedení (Mazur – Maczuga 2013).  

Mobilita stříbra v půdách závisí na redox podmínkách, pH a na dostupnosti 

halogenových iontů. Stříbro je velmi mobilní za nižšího pH v oxidických podmínkách. 

Často bývá vázáno na organickou hmotu, Fe-Mn oxo-hydroxidy, popř. je sorbováno 

na povrch jílových minerálů (Alloway et al. 2013). 

Půdy hl. M. Prahy obsahují, oproti pastvinným půdám přibližně 6× vice Ag.  

Hlavním zdrojem je spalování fosilních paliv. Svědčí o tom výrazný pokles Ag 

v pražských půdách z původních 730 µg.kg-1na současných 306 µg.kg-1, ke kterému 

došlo v uplynulých 20 letech.  

Množství Ag v ostatních evropských městech je poněkud nižší 38,5–137  

Hameenlinna (Finsko) (Tarwainen et al. 2018), nebo 87 Campania (Itálie) (Zuzolo et 

al. 2018).   

 

Nikl 

Průměrný obsah Ni ve svrchním půdním horizontu je v rámci celého evropského 

kontinentu  14,8 mg.kg-1, (a.r.)  (DeVos et al. 2006).  Průměrný obsah Ni v 

obdělávané zemědělské půdě ČR je 15 mg.kg-1 (a.r.) (Reimann et al. 2013). 

Obsah Ni v pražských půdách se pohybuje v rozmezí 10–82 mg.kg-1, medián 

obsahu je 23,8 mg.kg-1. Distribuce Ni ve studovaném území je poměrně 

nerovnoměrná. Zvýšené obsahy Ni byly zjištěny v půdách především v centrální části 

metropole, kde se nalézá několik plošně omezených anomálií o obsahu Ni nad 40 

mg.kg-1. Nejvyšší obsahy Ni jsou spojeny s územím souvisejícím s veřejným 

vybavením, výrobou a službami (medián obsdahu v této kategorii je 25,6 mg.kg-1). 

Naopak nejnižší množství bylo nalezeno v obytném území. Půdy hl. M. Prahy 

obsahují, oproti pastvinným půdám 1,3× vice Ni.   Způsobuje to obsah Ni ve 

spalovaném terciérním uhlí ( 42–74 mg.kg-1 (Sýkorová et al 2007)), které je těženo v 
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Severočeských hnědouhelných pánvích. V půdách v kyselém redukčním prostředí je 

nikl značně mobilní. Z půdního roztoku je rychle sorbován na povrch různých 

pevných fází, především oxo-hydroxidů Fe a Mn. Dvojmocný kobalt vytváří vazby 

s organickou hmotou, tyto sloučeniny jsou poměrně dobře biologicky dostupné 

(Qian et al. 1998). 

Za uplynulých 20 let se množství Ni v pražských půdách téměř nezměnilo. Proč 

tomu tak je, když v případě ostatních prvků (prokazatelně pocházejících z fosilních 

paliv) k poklesu došlo, není možné v současné době vysvětlit. Hlavním zdrojem Ni v 

životním prostředí je spalování fosilních paliv, výroba speciálních ocelí a 

v neposlední řadě těžba, úprava a zpracování olověných, železných a stříbrných rud 

(Reimann a Caritat 1998). V České republice bylo významným zdrojem Ni spalování 

terciérního hnědého uhlí.  

Nerovnoměrná distribuce Ni je i v ostatních evropských velkoměstech. 

Množství Ni se pohybuje od 9 mg.kg-1 v Neapoli (Cicchella et al. 2008) až po 120 

mg.kg-1  v Athénách (Argyraki - Kelepertis 2014). 

 

Olovo 

Průměrný obsah Pb ve světových půdách udává Kabata-Pendias (2001) ve výši 

25 mg.kg-1. Ve svrchním půdním horizontu je v rámci celého evropského kontinentu  

15 mg.kg-1, (a.r.), resp.  22 mg.kg-1, (XRF) (DeVos et al. 2006).  Průměrný obsah 

v pastvinné  půdě ČR je 16 mg.kg-1 (a.r.) (Reimann et al. 2013). 

Ve studovaných půdách hl. m. Prahy se množství olova pohybuje v rozmezí od 

25 do více než 3000 mg.kg-1.. Medián jeho obsahu je 69,8 mg.kg-1.. Nejvyšší množství  

Pb v pražských půdách (nad 190 mg.kg-1) bylo zjištěno v centrální části metropole a 

podél hlavních automobilových tras. Směrem k hranicím města koncentrace 

postupně klesají. Nejvyšší obsahy jsou prostorově spjaté s územím ovlivněným 

dopravou (medián obsahu Pb v této kategorii je 77,4 mg.kg-1.).  Nejnižší množství 

olova (medián 60,3 mg.kg-1.) bylo nalezeno v území výroby a služeb (kategorie O). 
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Půdy pražských parků oproti půdám pastvinným obsahují téměř 3x více olova. 

Pravděpodobně se jedná o zbytkové Pb, které bylo v minulosti součástí pohonných 

hmot.  V půdě je olovo velmi málo pohyblivé. Soli olova jsou většinou málo 

rozpustné a bývá dobře vázáno jílovými minerály i humusovými látkami. Imobilitu 

olova nelze přeceňovat, protože za přítomnosti chelátů, jako transportních systémů, 

může pohyblivost olova narůstat (Appleton et al 2012). Olovo se hromadí převážně 

v humusovém horizontu. Sorpce olova humusem je pevnější než jílovými minerály 

(Nelson et al. 1995). Fulvokyseliny mohou naopak olovo chelatizovat a zvyšovat tak 

jeho pohyblivost v půdě a přijatelnost rostlinami. Olovo se váže převážně na jílové 

minerály, oxidy manganu, hydroxidy Fe a Al a organickou hmotu. V některých 

půdách se může koncentrovat v částicích uhličitanu vápenatého nebo ve 

fosforečných sloučeninách (Martinez – Motto 2000). Olovo je rozpustné v kyselém 

prostředí, při zvyšování pH (po vápnění) se jeho rozpustnost snižuje, protože se sráží 

ve formě hydroxidu, fosforečnanu nebo uhličitanu. V těchto podmínkách olovo také 

tvoří organické komplexy.  V důsledku antropogenní činnosti je obsah Pb v půdách 

často zvyšován nad přípustnou hodnotu (Marcus – McBratney 2001).   

Za uplynulých 20 let sice došlo k poměrně významnému poklesu obsahu Pb 

v pražských půdách, avšak poměry Pb v jednotlivých městských prostředích se 

nezměnily. 

Obsah Pb v půdách evropských velkoměst je poměrně dlouhou dobu pečlivě 

studován (Hooker – Nathanail 2006). Pohybuje se od 32 mg.kg-1 v Trondheimu 

(Anderson 2010) až po až po nejvyšší hodnoty přes 210 mg.kg-1 v Bristolu (Giusti 

2011). 

 

 

Vanad  

Obsah V ve svrchním půdním horizontu je v rámci evropského kontinentu  33 

mg.kg-1, (a.r.), resp.  64 mg.kg-1, (XRF) (DeVos et al. 2006).  Průměrný obsah vanadu 

v pastvinné zemědělské půdě ČR je 25 mg.kg-1 (a.r.) (Reimann et al. 2013).  
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Obsah V se v pražských půdách pohybuje v rozmezí od 15 do 64 mg.kg-1, 

medián je 29 mg.kg-1. Nejvyšší obsahy V (nad 40 mg.kg-1) byly zjištěny v bývalých 

průmyslových čtvrtích (Holešovice, Libeň a Vysočany). Vanad je ve všech typech 

městského prostředí zastoupen stejnou měrou.  

Nejběžnějšími oxidačními stavy V v přírodním prostředí jsou 3+, 4+ a 5+. Oxidační 

stav (3+) je stabilní pouze v extrémně redukčním prostředí (jako jsou např. jezerní 

sedimenty).  V půdách v redukčním prostředí, při pH pod 3.5 je stabilní oxidační stav 

(4+). V provzdušněných půdách je nejběžnější (5+) (Crans et al. 1998). Zásadní vliv na 

distribuci V v půdách má množství oxo-hydroxidů Fe a Mn, jílových minerálů a 

organické hmoty. Značná část V je v půdách (v závislosti na pH) vázána na povrch 

těchto minerálních fází (Cappuys a–Swennen 2014). 

V průběhu uplynulých 20 let došlo v pražských půdách k mírnému poklesu 

celkového množství V, rovnoměrně ve všech typech městského prostředí. Hlavním 

zdrojem V v životním prostředí ČR je spalování fosilních paliv.  

Obsahy V v pražských půdách odpovídají půdám evropských velkoměst, kde se 

jeho koncentrace pohybuje od 2,1 mg.kg-1 v Palermu (Orecchio et al. 2016) až po 82 

mg.kg-1zjištěných v Ljubljaně (Šajn et al. 2011). 

 

Zinek  

Nepatří mezi rizikové prvky a vzhledem k jeho účinkům na lidský organizmus se 

řadí mezi tzv. esenciální prvky Průměrný obsah Zn ve svrchním půdním horizontu je 

v rámci celého evropského kontinentu  48 mg.kg-1, (a.r.), resp.   52 mg.kg-1, (XRF) 

(DeVos et al. 2006).  Průměrný obsah v pastvinné půdě na území ČR je 45 mg.kg-1 

(a.r.) (Reimann et al. 2013). 

Množství zinku se v pražských půdách pohybuje od 46 do 1045 mg.kg-1. Medián 

je 171 mg.kg-1. Nejvyšší množství Zn v pražských půdách (nad 460 mg.kg-1) byly 

zjištěny v centrální části metropole v bývalých průmyslových čtvrtích (Holešovice, 

Libeň a Vysočany). Nejvyšší obsahy Zn jsou v pražských půdách prostorově svázány 
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s územími dotčenými dopravou (medián obsahu Zn v této kategorii je 200 mg.kg-1). 

Zinek je jeden z typických TRE prvků (Carrero et al. 2013).  

Zinek je v půdním prostředí poměrně mobilní. Část Zn se nalézá v rozpustných 

sloučeninách (ve formě Zn2+), velký podíl Zn je v závislosti na pH vázán na povrch 

různých minerálních fází jílové minerály a koprecipitací na oxohydroxidy Fe a Mn 

(Mihaljevič 1999b). Zn může být rovněž vázán organickou hmotou (Kabata-Pendias 

2001).  

Za uplynulých 20 let došlo v pražských půdách poklesu celkového množství Zn 

(bez rozlišení typu městského prostředí) z původních 209 mg.kg-1 na současných 168 

mg.kg-1. Avšak v územích souvisejících s dopravou došlo ke stagnaci jeho obsahu 

(200 mg.kg-1). Tato skutečnost bude, obdobně jako v případě Cu, pravděpodobně 

přímo souviset s otěrem trolejového vedení, které představuje významný 

kontinuální zdroj.  

Obsah Zn v půdách evropských velkoměst je značně proměnlivý. Pohybuje se od 

80 mg.kg-1 v Trondheimu (Anderson 2010) až po až po 272 mg.kg-1 v Bristolu (Giusti 

2011). 

 

Platinové kovy PGE 

 Množství platiny v pražských půdách se pohybuje v rozmezí 1–220 µg.kg-1, 

medián obsahu je 2 µg.kg-1 (což je DL stanovení ICP MS). Obsahy palladia jsou 

poněkud vyšší, pohybují se od 10 µg.kg-1 (DL) po 650 µg.kg-1, medián obsahu je pod 

DL. Nejvyšší obsahy byly zjištěny v bezprostředním okolí významných komunikací, 

popř. v blízkosti jejich křížení.  

Hlavním zdrojem všech platinových kovů v městském prostředí jsou 

automobily. Každoročně je na celém světě vybavováno katalyzátory cca 50 milionů 

automobilů, tj 85 % jejich celkového počtu vyrobeného za rok. Podle doložených 

informací a měření v životním prostředí je výskyt platiny, rhodia a palladia spojen se 

stárnutím automobilových katalyzátorů (Zereni – Wiseman 2011). Znalost 

mechanismu abraze a rychlost uvolňování platinových kovů představuje základ pro 
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zhodnocení hmotové bilance a pohybu platinových kovů v  prostředí evropských 

měst. Odhady pro platinu, uvolněnou do městského prostředí jsou podle 

současných údajů velmi rozdílné mezi 320 g a 100 kg za rok pro velká evropská 

města (Palacios et al. 2000). Pro rhodium a palladium jsou údaje ještě méně 

spolehlivé. Obohacení silničního prachu a částic v ovzduší platinovými kovy 

související s intenzitou dopravy je prokázáno (Wiseman – Zereni 2011; Ďuriš 2011; 

Mihaljevič 2013).  

V  posledních letech se sledování Pt kovů v městském prostředí stále 

zintenzivňuje. Provádí se geochemické mapování velkých měst po celém světě. 

Např. v Itálii byly PGE sledovány na řadě míst a maximální koncentrace např ve 

městě Salerno byly následující: Pt  278 ppb, Pd  432 ppb, Rh  47 ppb (Cicella et al., 

2008). Suhong et al. (2009) uvádí z čínských měst, kde se katalyzátory začaly 

používat později než jinde ve světě koncentrace Pt 160 ppb, Pd 107 ppb a Rh 34,5 

ppb, Morton (2011) uvádí poněkud starší údaje (období 1990–2000) z Mexiko - City 

: 300 ppb Pt, 70 ppb Pd a 40 ppb Rh. 

    Zásadní skutečnosti ovlivňující distribuci PGE lze charakterizovat následujícími 

body:  

I) stále se zvyšující obsahy platinových kovů v okolí dopravních tras, jak 

dokazuje porovnání výsledků této etapy geochemického mapování (TG-

II) se vzorky odebranými v r. 1995 (TG-I) a „přeměřenými“ v r. 2017 

(Tabulka 5); (obdobné výsledky uvádí např. Zuzolo et al. (2018)) 

II)   

III) PGE ve formě PM 2,5 a PM1 se plošně šíří v mnohem větším rozsahu než 

jsou dopravní trasy. Jejich akumulace byly zaznamenány i v ledovcích 

Grónska a Alp (Barbante et al., 2001), což znamená, že kontaminace 

platinovými kovy dosahuje již kontinentálních rozměrů. 
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Tab. 5. Obsahy PGE a zlata v pražských půdách, údaje z let 1995 a 2015.  

 

 Jednotka DL 
Stav v r. 1995 

TG-I 

Stav v r. 2005 

TG-II 

   Min. Medián Max. Min. Medián Max. 

Au µg.kg
-1

 0,2 BDL 16,15 80,3 BDL 10,4 1742 

Pd µg.kg
-1

 10 BDL BDL BDL BDL BDL 650 

Pt µg.kg
-1

 2 BDL BDL 3 BDL 2 220 

Re µg.kg
-1

 1 BDL BDL BDL BDL BDL 5,0 
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4. ZÁVĚR 

Provedený geochemický výzkum půd v centrální části hlavního města Prahy 

potvrdil, že městská aglomerace představuje výraznou anomálii v distribuci 

stopových prvků v regionálním měřítku, neboli jedná se o část životního prostředí, 

která je výrazně zatížena škodlivinami. Kromě atmosférického spadu, který je 

v regionálním měřítku hlavním zdrojem kontaminace, se na znečištění městské 

aglomerace podílejí zdroje, které k tomuto prostředí neodmyslitelně patří a jsou pro 

město typické. Ze získaných údajů vyplývá, že automobilová doprava představuje 

v městské aglomeraci hlavní zdroj škodlivých stopových prvků a měla by být podle 

toho posuzována při plánování dopravních tras a sestavování urbanistických plánů. 

Karcinogenní riziko ILCR (v souvislosti s výskytem arzénu v pražských půdách) 

bylo vypočteno ve výši 1×10-6 (tzn. jeden případ onemocnění na milión 

exponovaných osob). Tato hodnota je na území EU a USA považována za přijatelné 

riziko.  Tyto výsledky představují teoretické výpočty hodnocení zdravotního rizika. 

Bude nezbytné sledovat výskyty arzénu mnohem detailněji. Vzhledem k  toxickým 

účinkům na dětský organismus je třeba  stanovit  jeho minerální fáze, biologickou 

dostupnost apod.  

V této studii jsou srovnány výsledky dvou nezávislých geochemických mapování 

pražské aglomerace, které ukazují na změny v zastoupení jednotlivých prvků (As, Co, 

Cr, Cu, Ni, Pb, V and Zn) v různých typech městského prostředí, které se udály v 

různých časových obdobích.    
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5. SUMMARY 

 

The urban topsoil geochemical survey in the central part of Prague confirms 

that the city agglomeration is associated with significant geochemical anomalies in a 

number of trace elements at the local and regional scale, i.e., the city environment 

is contaminated. In addition to airborne particulate matter deposition, which is 

suggested as the main source of contamination on a regional level, other significant 

sources, characteristic of an urban area, contribute to the city's topsoil 

contamination. 

The calculations have confirmed that the level of the As exposure with 

carcinogenic properties has been exceeded, particularly for the population of 

children. The calculations have not determined increased health risks in terms of 

non-carcinogenic effects of As for children in any of the studied exposure pathways 

at any of the monitored sites.  A risk higher than 1x10-6 was found at all sites. When 

the risk of the total exposure to the carcinogenic As within the framework of the 

whole country is evaluated, the acceptable level of risk 1x10-6 is exceeded in 99% of 

the population of children.   

The results of recent geochemical mapping of the Prague urban agglomeration 

were compared with corresponding results obtained 20 years ago. The aim of this 

study is not only a presentation of the distribution of selected elements in topsoil 

environment (As, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, V and Zn), but also a comparison of their inter-

relationships in separate types of urban environment during the last 20 years.  
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7. SAMOSTATNÉ TABULKOVĚ PŘÍLOHY 
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7.1. Tabulka č. 1: Mediány obsahu studovaných prvků v půdách hl. 
m. Prahy v jednotlivých typech prostředí 

 

Mediány obsahu studovaných prvků v půdách hl. m. Prahy v jednotlivých 

typech prostředí. Doplněné o porovnání mediánů obsahů prvků v pražských parcích 

a v pastvinných půdách ČR (dílčí výsledky projektu GEMAS). Poměry >2.0 jsou 

zvýrazněny boldem.  

Prvek Jednotka 

Jednotlivá prostředí GEMAS 

Poměr Plochy 
dotčené 

dopravou 

Ostatní 
plochy 

Parky a 
zahrady 

Obytné čtvrti 

Pastvinné 
půdy 

A O P R G P/G 

(N = 56) (N = 32) (N = 35) (N = 71) (N = 33)   

Ag μg/kg 342 285 344 253 57.4 5.99 

Al % 0.885 0.915 0.960 0.970 1.37 0.70 

As mg/kg 15.8 16.3 17.5 16.6 8.75 2.00 

B mg/kg 10.0 8.00 8.00 8.00 2.54 3.15 

Ba mg/kg 164 137 132 149 98.9 1.33 

Be mg/kg 1.10 1.10 1.10 1.10 0.734 1.50 

Bi mg/kg 0.310 0.330 0.310 0.280 0.246 1.26 

Ca % 1.10 0.87 0.76 1.00 0.286 2.66 

Cd mg/kg 0.595 0.510 0.440 0.400 0.277 1.59 

Ce mg/kg 25.8 25.7 27.9 27.4 36.8 0.76 

Co mg/kg 9.00 9.65 10.1 9.90 10.5 0.96 

Cr mg/kg 28.0 24.6 24.1 24.6 27.0 0.89 

Cs mg/kg 1.26 1.23 1.30 1.25 1.79 0.73 

Cu mg/kg 69.1 52.1 47.1 45.2 20.4 2.31 

Fe % 2.01 2.20 2.28 2.04 2.08 1.10 

Ga mg/kg 3.25 3.20 3.30 3.40 4.41 0.75 

Hf mg/kg 0.035 0.040 0.040 0.030 0.059 0.68 

Hg μg/kg 280 270 415 230 58.4 7.10 

In mg/kg 0.010 0.020 0.020 0.010 0.024 0.82 

K % 0.220 0.200 0.190 0.220 0.177 1.07 

La mg/kg 12.1 11.6 12.4 12.4 17.6 0.71 

Li mg/kg 11.3 11.6 11.7 11.4 16.5 0.71 

Mg % 0.260 0.260 0.240 0.260 0.335 0.72 

Mn mg/kg 452 452 510 431 561 0.91 

Mo mg/kg 1.34 1.25 1.22 1.29 0.363 3.36 

Na % 0.017 0.015 0.009 0.016 0.004 2.03 
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Prvek Jednotka 
Jednotlivá 
prostředí 

GEMAS 
Poměr 0.890 

0.77 1.23 

  
Plochy 

dotčené 
dopravou 

Ostatní 
plochy 

Parky a 
zahrady 

Obytné čtvrti 
Pastvinné 

půdy  

  A O P R G P/G 

  (N = 56) (N = 32) (N = 35) (N = 71) (N = 33)   

Nb mg/kg 0.960 0.895 0.950 0.890 0.77 1.23 

Ni mg/kg 24.3 25.6 24.7 23.3 19.1 1.30 

P % 0.132 0.114 0.106 0.125 0.074 1.43 

Pb mg/kg 77.4 60.3 72.5 71.5 25.5 2.85 

Rb mg/kg 14.2 14.2 13.9 14.1 25.1 0.55 

S % 0.070 0.060 0.060 0.060 0.024 2.54 

Sb mg/kg 2.81 2.01 2.27 2.23 0.437 5.19 

Sc mg/kg 2.60 3.00 3.00 2.70 2.74 1.09 

Se mg/kg 0.500 0.400 0.500 0.500 0.419 1.19 

Sn mg/kg 6.45 4.80 5.60 5.20 1.38 4.07 

Sr mg/kg 52.5 49.15 50.5 51.4 19.0 2.66 

Te mg/kg 0.020 0.020 0.010 0.030 0.020 0.51 

Th mg/kg 2.30 2.80 2.70 2.00 3.91 0.69 

Ti mg/kg 0.019 0.019 0.018 0.018 0.016 1.12 

U mg/kg 1.00 0.900 1.00 1.00 0.98 1.02 

V mg/kg 29.0 28.0 29.0 29.0 32.2 0.90 

W mg/kg 0.500 0.400 0.400 0.400 0.154 2.60 

Y mg/kg 7.25 7.28 7.13 7.58 6.87 1.04 

Zn mg/kg 200 160 145 167 68.5 2.12 

Zr mg/kg 1.80 2.10 2.20 1.60 1.82 1.21 
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7.2. Porovnání mediánů obsahů studovaných prvků v půdách hl. m. 
Prahy mezi roky 1995–2015 

Prvek   Jednotka 

Stav vr 2015 
Stav v r. 

1995 

Poměr 

    1995/2015 

(N = 194) (N = 45)   

Ag μg/kg 306 726 2.4 

Al % 0.9 1.5 1.6 

As mg/kg 16.6 26.2 1.6 

B mg/kg 8.5 10.5 1.2 

Ba mg/kg 145 229 1.6 

Be mg/kg 1.1 1.8 1.6 

Bi mg/kg 0.3 0.5 1.5 

Ca % 0.9 1.3 1.4 

Cd mg/kg 0.5 1.0 2.0 

Ce mg/kg 26.7 40.1 1.5 

Co mg/kg 9.7 14.0 1.4 

Cr mg/kg 25.3 37.2 1.5 

Cs mg/kg 1.3 1.8 1.4 

Cu mg/kg 53.4 81.5 1.5 

Fe % 2.1 2.7 1.3 

Ga mg/kg 3.3 5.5 1.7 

Hf mg/kg 0.0 0.1 1.4 

Hg μg/kg 299 546 1.8 

In mg/kg 0.0 0.0 2.7 

K % 0.2 0.3 1.3 

La mg/kg 12.1 18.6 1.5 

Li mg/kg 11.5 19.4 1.7 

Mg % 0.3 0.3 1.3 

Mn mg/kg 461 677 1.5 

Mo mg/kg 1.3 1.2 0.9 

Na % 0.014 0.016 1.1 

Nb mg/kg 0.9 1.4 1.5 

Ni mg/kg 24.5 33.1 1.4 

P % 0.1 0.1 1.2 

Pb mg/kg 70.4 108 1.5 

Rb mg/kg 14.1 21.3 1.5 

S % 0.1 0.1 1.3 

Sb mg/kg 2.3 2.5 1.1 

Sc mg/kg 2.8 4.6 1.6 

Se mg/kg 0.5 0.8 1.7 



103 
 

 Prvek  Jednotka  Stav vr 2015 
Stav v r. 

1995 
Poměr 

      1995/2015 

  (N = 194) (N = 45)   

Sn mg/kg 5.5 9.4 1.7 

Sr mg/kg 50.9 73.2 1.4 

Te mg/kg 0.0 0.0 2.3 

Th mg/kg 2.5 3.9 1.6 

Ti mg/kg 0.0 0.0 1.3 

U mg/kg 1.0 1.4 1.4 

V mg/kg 28.8 44.5 1.5 

W mg/kg 0.4 0.4 0.9 

Y mg/kg 7.3 11.4 1.6 

Zn mg/kg 168 270 1.6 

Zr mg/kg 1.9 2.7 1.4 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 


