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Abstrakt 

Remediace půdy znamená postup k odstranění nebo úplnému přerušení cesty 

kontaminantů k receptorům jako jsou lidé, živočichové a voda. Fytoremediace je 

jedna z technik remediace, kdy dochází k využití rostlinného systému pro odstranění 

kontaminantů, v tomto případě kovů a polokovů z půdy. Rostliny extrahují polutanty 

z půdy kořenovým systémem. Příjem kontaminujících látek rostlinou může být také 

zvýšen použitím transgenních rostlin. Transgenní rostliny jsou metodami genového 

inženýrství upraveny v jejich dědičném základu za účelem zlepšení jejich vlastností. 

V experimentální části je zhodnocena interakce činidla použitého pro chemickou 

stabilizaci rizikových prvků v půdě s rhizosférou slunečnice. Pro účely experimentu 

byla použita modelová půda kontaminovaná více kovy. Půda (fluvizem) byla 

odebrána z aluvia řeky Litavky, silně znečištěného As, Cd, Pb a Zn. Půda byla 

extrahovaná vodou a chloridem vápenatým a množství vyloužených kovů bylo 

porovnáno vzhledem ke změnám v jejich mobilitě. 

Z výsledků je patrné, že přidané činidlo ovlivňuje pH, které se po přidání zvýšilo 

z kyselých hodnot na hodnoty neutrální. Dále ovlivňuje mobilitu téměř všech 

obsažených kontaminantů, jako jsou Zn, Pb, Cd a As. Především v rhizosferní vrstvě 

mobilita velmi výrazně klesla. Imobilizace rizikových prvků samotnou rostlinou bez 

přidaného činidla nebyla sama o sobě příliš efektivní. 
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Abstract 

 

Soil remediation process is designed to eliminate or completely interrupt the path of 

contaminants to receptors such as people, animals and water. Phytoremediation is 

one of the remediation techniques that uses plant systems from the soil – the metals 

and metalloids in this case. Plants extract pollutants from the soil through the root 

system. Contaminant uptake by plant can also be increased using transgenic plants. 

Transgenic plants are modified by genetic engineering in their hereditary basis in 

order to improve their properties. The experimental part aids at evaluating the 

interactions between the stabilizing agent and the rhizosphere of sunflower. A model 

multi-metal contaminated soil was used for the purpose of the experiment. Soil 

(Fluvisol) was collected in the Litavka River alluvium heavily polluted with As, Cd, 

Pb and Zn. The soil was extracted with water and calcium chloride, the amount of 

leached metals was compared with respect to changes in their mobility. 

It is visible that the added agent influences the pH, which increased from acidic to 

neutral value after the addition. Furthermore, the agent affects the mobility of almost 

all contained contaminants such as Zn, Pb, Cd and As. The decrease in theis mobility 

was the most pronounced especially in the rhizosphere soil. Immobilization of risk 

elements using sunflower plant itself without added agent wasn´t so effective 
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1. Úvod 

Kontaminovaná půda je celosvětový problém. Do půdy se dostávají znečišťující 

látky z průmyslových činností, z odpadů atd. 

Vzhledem k tomu, že z půdy se dostává do vody a potravního řetězce mnoho 

škodlivých látek, je nutné tento problém řešit. Kovy a polokovy ovlivňují jak lidský 

organismus, tak i další organismy a životní prostředí. Existují způsoby jak se tímto 

problémem zabývat. Jedním z nich je mobilizace kovů a polokovů pomocí rostlin 

(fytoremediace). Fytoremediační metody jsou fytodegradace, fytoextrakce a 

fytostabilizace. Fytostabilizační metoda je stále populárnější a využívána hlavně 

proto, že je efektivní, cenově přístupnější a lépe přijímána veřejností. Její velká 

výhoda je také v tom, že esteticky obohacuje zdevastovanou krajinu. 

Rostliny se využívají na půdách silně znečištěných kovy a polokovy nebo dalšími 

znečišťujícími látkami, ale také k dočištění půdy po použití jiných postupů. Je 

důležité vybrat vyhovující typ rostlin s rozsáhlým kořenovým systémem a zachování 

co nejmenší translokaci kovů z kořenů do výhonků kvůli omezení šíření kovů do 

potravního řetězce. K fytostabilizaci může být přidána chemická stabilizace, která je 

jednou z in situ sanačních technologií. Tato technologie znamená, že ke stabilizaci 

dochází např. pomocí přídavků oxidů železa, manganu nebo hliníku. Oxidy manganu 

jsou díky svým příznivým vlastnostem a jejich přirozenému výskytu v půdách 

dobrým sorbentem toxických kovů a polokovů. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

2 
 

2. Cíl práce 

Cílem práce je teoretický přehled o problematice půd kontaminovaných rizikovými 

prvky, které ohrožují člověka, životní prostředí a další organismy. Dále je cílem 

přiblížení vlastností rizikových prvků, jejich možné odstranění nebo usměrnění 

pomocí remediačních technik. Cílem experimentu bylo zjištění vlivu aplikovaného 

stabilizačního činidla na mobilitu prvků v půdě kontaminované rizikovými prvky a 

jeho další interakce v rhizosféře slunečnice ve srovnání s půdou neovlivněnou 

přítomností rostliny. 
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3. Rešeršní část 

3.1 Kontaminovaná půda 

 

Kontaminace půdy je celosvětovým problémem a může být považován za hlavní 

překážku udržitelného rozvoje. Narušuje rovnováhu ekosystémů a způsobuje zvýšení 

ekonomických ztrát a poškození lidského zdraví. Kontaminace půdy je způsobena 

především emisemi z průmyslu, činností nakládání s odpady a důlními hlušinami.  

Převládající půdní kontaminanty zahrnují potenciálně toxické kovy a polokovy, 

toxické organické látky a radionuklidy (Tabak et al., 2005). Zvýšené hladiny kovů a 

polokovů v půdě byly zaznamenány v mnoha průmyslových zemích a oblastech. 

Tyto látky, jako je například chrom, kadmium, rtuť a olovo mohou ohrozit 

ekosystémy a lidské zdraví prostřednictvím vstupu do potravinového řetězce nebo 

přímého vystavení kontaminované půdě/vodě (Wuana, Okieimen, 2011). 

Organické znečišťující látky, například těkavá chlorovaná rozpouštědla, 

polychlorované bifenyly (PCB) a ropné produkty jsou další všudypřítomné 

kontaminanty vzhledem ke své toxicitě, mobilitě a hojnosti druhů. Tyto organické 

polutanty stěží degradují v půdě, jsou škodlivé pro člověka a životní prostředí  

(Arias-Estévez et al., 2008). 

 

3.2  Kovy a polokovy v půdách 

 

Mezi kovy a polokovy se řadí železo, zinek, měď, mangan, cín, chrom, kadmium, 

olovo, rtuť aj. Některé kovy jsou v malých množstvích nezbytné pro život (například 

stopové prvky měď, zinek a mangan). Jiné kovy však nejsou nezbytné pro život a 

působí toxicky na člověka, zvířata a rostliny (například rtuť, olovo a kadmium), 

(Kalina, 2004). 

 

3.2.1 Olovo 

 

Olovo (Pb) je vysoce toxická látka pro živé organismy. Jeho schopnost 

bioakumulace často způsobuje akutní chronická onemocnění, která poškozují lidský 

organismus, je-li vdechnuto nebo požito (Duruibe et al., 2007 a Wuana, Okieimen, 

2011). Olovo bylo široce používáno jako surovina ve výrobních procesech, jako 
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střelivo, baterie, ložiska vodoinstalace, glazury, závaží, tmely, barviva, pigmenty a 

pesticidy (Wuana, Okieimen, 2011 a McCartor, Becker, 2010). 

3.2.2 Chróm 

Zemská kůra je tvořena z 0,037% až 0,044%  sloučeninami chromu. Chrom má 

vysokou teplotní odolnost a je velmi tvrdý. Chrom neoxiduje na vzduchu, je obecně 

známý ve dvou oxidačních stavech jako Cr (III) a Cr (VI). Podle Světové 

zdravotnické organizace (WHO) je Cr (VI) jedním z nejtoxičtějších kovů v přírodě 

(Ramamurthy et al., 2015 a Mandal et al., 1983).  

Chrom v šestimocném stavu je v životním prostředí nežádoucí. Vzhledem ke své 

toxicitě, vysoké rozpustnosti a mobilitě ve vodě je 500 krát toxičtější než Cr (III) 

(Rashid et al., 2011). Ve zdravotnictví je uznán jako plicní karcinogen a působí 

dalšími účinky na dýchání, kůži, ledviny, játra a způsobuje hematologické problémy 

(Saha et al., 2011). 

 

3.2.3 Rtuť 

Rtuť (Hg) je přirozeně se vyskytující toxický prvek přítomný v prostředí v nízkých 

koncentracích (Göthberg, Greger, 2006). Přirozená koncentrace rtuti má tendenci 

zůstat ve velmi úzkých mezích (mezi 10 a 200 mg.kg
-1 

(Adriano, 2001 a Tack et al., 

2005), aby byla zajištěna optimální ekologická rovnováha. Rtuť je jedním ze šesti 

nejzávažnějších znečišťujících látek na naší planetě v souladu s mezinárodním 

programem OSN o chemické bezpečnosti (Keeler et al., 2006). Protože se jedná o 

vysoce toxický kov (Cooper et al., 2001), má u většiny živých organismů nepříznivé 

účinky (Diet zet al., 2000) jako jsou neurologická poškození zejména u dětí (Zhang, 

Wong, 2007 a Counter et al., 2002). 

3.2.4 Arsen 

Arsen je metaloid s vlastnostmi kovů i nekovů a je obecně charakterizován jako 

toxický kov. Arsen je vysoce toxický a způsobuje vážné zdravotní následky, jako 

jsou například diabetes, kardiovaskulární poruchy, poruchy nervového systému a 

rakovina. Na molekulární úrovni jsou tyto účinky způsobeny v důsledku zvýšeného 

oxidačního stresu, poškození DNA a inhibice různých proteinů, zejména 
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transkripčních faktorů regulačních proteinů a indukce nebo inhibice apoptózy. 

Použití arsenu jako smrtícího jedu je známo po mnoho let. Vzhledem k jeho 

používání k vraždění (Steck-Flynn, 2007) a jeho silným účinkům je arsen nazýván 

"král jedů" (Jones, 2007). Kontaminace životního prostředí arsenem, zejména zdrojů 

pitné vody, je způsobena především lidskou činností. 

Dnes je kontaminace arsenem hlášena v mnoha částech světa a jsou zprávy o 

velkoplošném znečištění arsenem v regionu delty řeky Gangy v Bangladéši a Indii, 

které přinesly nesmírnou pozornost. V této části světa je vysoká početnost vzniku 

zdravotních následků souvisejících s arsenem. Za účelem kontroly kontaminace 

arsenem v přírodních zdrojích vody, vydala Světová zdravotnická organizace 

pokyny, podle nichž maximální povolená hodnota arsenu v pitné vodě je 10 ppb (ppb 

= parts per billion). Mnoho zemí však tuto hodnotu překračuje, například Argentina 

(200 ppb), Mexiko (400 ppb) a Indo-Bangladéšská oblast (800 ppb). Tyto země mají 

extrémně vysoké koncentrace arzenu v pitné vodě (Flora, 2011). 

 

3.2.5  Kadmium 

 

Kadmium může být ve velmi malém množství prospěšné pro zvířata, avšak obecně je 

považováno za neesenciální prvek jak pro zvířata, tak pro rostliny. Lze tedy říci, že 

není škodlivé pro rostliny, ale je považováno za jednu z nejnebezpečnějších látek 

znečišťujících životní prostředí (Sillanpää, Jansson, 1992). 

Kadmium je jedním z kovů emitovaných do životního prostředí z průmyslové 

činnosti a z různých chemických produktů. Může snadno vstoupit do potravního 

řetězce, protože je slabě vázán na půdní složky ve srovnání s jinými stopovými 

prvky. Vzhledem k tomu, že se kadmium váže s několika lidskými onemocněními a 

způsobuje vážné onemocnění ledvin a plic a další patologické symptomy, byl 

projeven značný zájem o chování kadmia v prostředí půdy (Bruemmer et al., 1986, 

Nriagu, 1980 a Zaman et al., 2009). 

 

3.2.6  Zinek 

Zinek (Zn) je esenciální stopový prvek pro většinu organismů a je všudypřítomný 

v půdním prostředí. Kontaminace půdního prostředí nadměrným množstvím zinku 

pochází z různých zdrojů, jako jsou těžební činnost, doprava Zn rudy, tavení a Zn 
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průmysl (Lamb et al., 2009). Kromě toho byly vysoké hladiny zinku nalezeny v půdě 

od různých předmětů, které zinek obsahovaly (Lock, Janssen, 2001). V 

kontaminovaných lokalitách se Zn běžně vyskytuje v poměrně vysokých 

koncentracích v porovnání s jinými kovy, jako jsou arsen, kadmium, olovo a měď. I 

když je zinek nezbytný pro mnoho funkcí v organismu, jeho přebytek může vést 

k toxicitě. Zn v mimořádně vysoké koncentraci v půdě způsobuje toxicitu i u 

člověka, proto je toxicita pro ekologické receptory vážný problém. Zinek je relativně 

mobilní stopový prvek v aerobním půdním prostředí ve srovnání s jinými 

přechodnými kovy, jako měď a olovo (McBride et al., 1997). 

 

3.3  Nebezpečí kontaminovaných půd pro člověka a životní 

prostředí 

 

Kromě nepříznivého ovlivňování růstu rostlin mají rizikové prvky nepříznivý vliv na 

životní prostředí jako takové. Mezi významné zdroje kovů a polokovů v půdě patří 

průmyslová činnost, těžební aktivity, znečištěná voda a čistírenské kaly (Lebeau et 

al., 2008). Byly použity různé metody pro remediaci životního prostředí znečištěného 

rizikovými prvky, nicméně použití biologických metod se prokázalo jako účinnější a 

levnější (Lynch, Moffat, 2005 a Salt et al., 1995).    

 

 

3.4  Remediace 

 

Pojem remediace znamená dekontaminaci, nebo postupy pro odstranění či přerušení 

cesty kontaminantů k různým receptorům jako jsou například lidé, rostliny a 

podzemní vody (Helmut, 2013). 

 

3.4.1 Techniky remediace 

 

Remediační techniky lze rozdělit do dvou skupin: nepřímé a přímé. Nepřímé 

remediace (ex situ) se zabývají úpravou (sanací) vytěžené půdy a to buď na místě (on 

situ) nebo speciálními úpravami mimo místa znečištění podle konkrétních podmínek. 

Přímé remediace (in situ) se uskutečňují přímo na místě úpravou znečištěné půdy 
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anebo podzemní vody (Cao et al, 2002, Mendez a Maier, 2008, Sun et al., 2013 a 

Zanussi et al., 2013).  

 

3.5 Chemická stabilizace 

 

Stabilizace kovů a metaloidů ke snížení jejich mobility a biologické dostupnosti 

v půdě může být dosaženo použitím živých rostlin a souvisejících mikrobiálních 

společenstev v kořenové zóně (fytostabilizace), použitím imobilizačních činidel 

(chemická stabilizace) nebo kombinací obou postupů (podporovaná fytostabilizace) 

(Komárek et al., 2013 a Kumpiene et al., 2008). Metoda chemické stabilizace je 

založena na aplikaci činidel, které jsou účinnými sorbenty snižujícími mobilitu a 

následnou biologickou dostupnost rizikových prvků v kontaminovaných půdách. 

Remediace založené na in situ chemické imobilizaci je aplikace nenákladného 

materiálu, jako jsou například alkalické materiály (Illera et al., 2011), jílové minerály 

(Liang et al., 2014 a Sun et al., 2013) a organické doplňky (Liu et al., 2009 a Park et 

al., 2011). Tyto materiály minimalizují biologickou dostupnost a transport kovů a 

polokovů v půdním prostředí vzrůstajícím pH půdy, zvýšení adsorpce, iontovou 

výměnou, komplexací či srážecími reakcemi (Cao et al., 2008, Sun et al., 2009 a 

Udeigwe et al., 2011). Chemická imobilizace se od nedávna dostává do popředí díky 

svým efektivním nákladům, rychlé implementaci a udržitelnosti životního prostředí. 

Je také považována za potenciální hodnotnou alternativní techniku pro rozlehlé 

průmyslové areály a zemědělské půdy, skládky či půdy, které byly silně znečištěné 

(Illera et al., 2004 a Zanussi et al., 2013). 

 

 

3.7 Fytoremediace  

Fytoremediace je použití rostlin k degradaci (fytodegradace), extrakci (fytoextrakce) 

či imobilizaci (fytostabilizace) kontaminující látky z půdy a vody (Sharma and 

Reddy,2004). Fytoremediace může být podpořena buď zvýšením schopnosti příjmu 

kontaminantů rostlinou, nebo změnou půdních vlastností za účelem zvýšení 

biologické dostupnosti těchto kontaminujících látek. Příjem kontaminujících látek 

rostlinou může být také zvýšen použitím transgenních rostlin (Bhargava a Srivastava, 

2014), nebo naočkováním umělou endofytickou bakterií (Bell et al., 2014). 
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Fytoremediace byly vyvinuté pro širokou škálu aplikací nejen pro anorganické, ale i 

pro organické polutanty. Pro remediaci kovů, polokovů a radionuklidů se využívá 

především fytoextrakce a fytostabilizace (Dercová et al., 2005). 

 

3.8  Fytoremediační procesy 

 

Rostliny (obrázek č. 1) jsou vysázeny na kontaminovanou půdu a dochází zde 

k fytoremediačním procesům: 

Fytoextrakce – Rostliny odstraňují kovy z půdy koncentrací do skliditelných částí. 

Fytodegradace – Rostliny a související mikroby degradují organické polutanty. 

Rhizofiltrace – Kořeny rostlin absorbují kovy z odpadních vod. 

Fytostabilizace - Rostliny snižují mobilitu a biologickou dostupnost znečišťujících 

látek v životním prostředí buď imobilizací, nebo zabráněním jejich migrace 

(PULFORD, 2003). 

Fytovolatilizace - Zněčišťující látky se mění pomocí rostlin na formu, která vytěká 

do okolí.  

 
 

Obrázek č. 1: Schéma fytoremediačních strategií (Favas et al., 2014). 
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3.9  Fytoextrakce  

 

V procesu fytoextrakce rostliny extrahují polutanty z půdy svým kořenovým 

systémem a uskladňují je převážně v zelené biomase (jen částečně v kořenech), 

přičemž celý proces je možné periodicky opakovat až do požadovaného snížení 

celkového znečištění. Získaná biomasa se následně zpracuje tak, aby došlo 

ke zkoncentrování polutantu a to mikrobiálně (kompostováním), tepelně 

(zpopelněním nebo spalováním), anebo chemicky (extrakcí), (Dercová et al., 2005). 

 

3.10 Fytostabilizace 

 

Fytostabilizace je technika zaměřená na využití rostlin ke snížení negativního vlivu  

znečišťujících látek v půdě a na přiléhající složky životního prostředí, včetně vodních 

ploch, zemědělské půdy atd. Fytostabilizace je nejúčinnější na pozemku, který je 

vysoce kontaminován těžkými kovy, ostatními anorganickými znečišťujícími 

látkami, a také kde jsou zbytky ropy. Taková půda je charakterizována okrajovou 

nebo neexistující vegetací, degenerací půdy a povrchových ekosystémů. Tato půda je 

proto velmi náchylná a slouží jako sekundární zdroj znečišťování v důsledku silného 

větru, vodní eroze, vysoké úrovně povrchového odtoku a vyplavování do 

podzemních vod (Gupta, 2013). 

 

3.10.1 Příklad využití fytostabilizace 

 

Při zániku těžby zůstávají průmyslové doly často opuštěné (Tordoff et al. 2000). 

Podle ministerstva obchodu, průmyslu a energetiky v Koreji (Kmotie, 2010) existuje 

v Koreji ~2200 dolů k těžbě rud, z nichž 96% je nyní uzavřeno a mohou být 

označovány za dlouhodobé zdroje znečištění životního prostředí (Kmotie, 2010). U 

důlních odpadů a hlušin je známo, že mají největší dopad na životní prostředí, 

protože mají největší koncentrace toxických prvků a jsou nejvíce náchylné 

k rozptýlení větrem a vodní erozí (Dudka, Adriano, 1997 a Wong et al., 1998). 

Konvenční technologie používané při nakládání s půdní hlušinou se zaměřily na 

fyzikální a chemické stabilizace. Fyzikální stabilizace zahrnuje pokrytí nestabilního 

důlního odpadu neškodnými materiály, aby došlo ke snížení větrné disperze a vodní 
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eroze. Chemická stabilizace má za cíl zabránit šíření těžkých kovů za použití 

chemických látek, které poskytují vrstvu rezistentní vůči větru a vodě. Použití 

chemických metod je omezeno kvůli jejich nedostatečné stálosti a potřebě 

pravidelných kontrol. Kromě toho, rozšířená aplikace těchto fyzikálně-chemických 

metod je omezena dostupností vhodných materiálů a vysokými náklady na dopravu 

(Tordoff et al., 2000).  

Fytostabilizace, zřízení vegetačního pokryvu na hlušině pomocí rostlin je sanační 

strategie, která je v současné době předmětem zkoumání (Mendez, Maier, 2008, 

Alvarenga et al., 2009a, Alvarenga et al., 2009b, Cunningham et al., 1995). 

Mnoho opuštěných, dříve využívaných dolů má zpomalenou přirozenou vegetační 

kolonizaci. K běžným fyzikálně-chemickým omezením růstu rostlin na hlušinách 

patří extrémní pH, vysoký obsah solí, nedostatek potřebných živin, přebytek kovů, 

vysoká objemová hmotnost, nevhodná struktura, pomalá infiltrace vody, špatné 

zadržování vody a nízká propustnost vzduchu (Wong, 2003). K překonání těchto 

omezení mohou být přidána další opatření. Stabilizace kovů může být kombinována 

s fytostabilizací k překonání fyzikálně-chemických omezení a vytvoření vegetačního 

pokryvu. Pokud je takové ozelenění v kombinaci s imobilizujícími prostředky, může 

být považována za podporovanou fytostabilizaci (Alvarenga et al., 2009a, Alvarenga 

et al., 2009b). 

Výběr vhodných rostlinných druhů je zásadní pro dosažení úspěšné fytostabilizace. 

Zvolené rostliny by měly vytvořit rozsáhlý kořenový systém a velké množství 

biomasy v přítomnosti vysokých koncentrací těžkých kovů, a to při zachování 

translokace kovů z kořenů do výhonků tak nízkých, jak je to možné a tím omezení 

šíření kovů do potravního řetězce (Pulford, Watson, 2003, Rizzi et al., 2004). 

 

3.11 Rostliny využívané k fytoremediaci 

 

Při vysokých koncentracích kovů v prostředí existují různé mechanismy využívané 

rostlinami, pro udržení iontové homeostázy, čímž mohou eliminovat nepříznivé 

účinky přítomných kovů (Clemens, 2001). Kořenové exudáty jsou schopné chelatace  

rizikových prvků a buněčné stěny tak mohou tyto prvky vázat. Uvnitř buněk 

produkují sloučeniny jako fytochelatiny a metalothiony s vysokou afinitou pro tyto 
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kovy, které tak mohou vázat a řídit jejich cytoplazmatické koncentrace tím, že je 

přepraví přes tonoplast a následně uloží do vakuoly (Hall, 2002). 

K dispozici jsou rostliny zvané hyperakumulátory, které jsou schopné absorbovat 

velké množství rizikových prvků, zatímco jejich růst není ovlivněn. Tato schopnost 

může být účinná pro odstraňování kovů a polokovů ze znečištěných půd. Některé z 

těchto rostlin patří do čeledi Brassicaceae, ve které je omezený počet druhů rostlin 

(Assuncao et al., 2001). Hyperakumulátory musí mít schopnost homeostaze během 

růstu ve znečištěném prostředí (Verbruggen et al., 2009). 

3.12 Transgenní rostliny vs. přírodní hyperakumulátory 

Transgenní rostliny jsou takové, do jejichž dědičného základu byly metodami 

genového inženýrství vpraveny geny z jiných, nepříbuzných organismů (Ondřej M. 

2008). 

Ideální rostlina s praktickým využitím ve fytoremediační technice musí nutně mít 

značnou schopnost absorpce a akumulace kovů, aby mohla snížit délku remediačního 

procesu. Rostliny hyperakumulující kovy byly nalezeny v celé řadě čeledí cévnatých 

rostlin, velmi často jsou zastoupené u dvouděložných rostlin čeledi brukvovité 

(Brassicaceae). Nicméně, většina známých druhů rostlin hyperakumulujících kovy je 

selektivních, co se příjmu kovů týče, rostou pomalu, produkují relativně malé 

množství biomasy a většina z nich může být použita pouze v jejich přirozeném 

prostředí. Navíc aplikace hyperakumulujících rostlin může být dále omezena, protože 

je málo známo o jejich agronomických vlastnostech, ochraně proti škůdcům, 

schopnosti rozmnožování a fyziologii. Rostou často v odlehlých oblastech a v 

některých případech je jejich stanoviště ohroženo těžbou, rozvojem a dalšími 

aktivitami. Z tohoto důvodu se zdá, že vývoji transgenních rostlin je slibnou 

alternativou vzhledem ke zlepšení absorpce a akumulace kovů a tolerance jejich 

toxicity. Taková akumulace kovů a tolerance by mohla být zvýšena expresí 

přírodních nebo modifikovaných genů kódujících antioxidační enzymy nebo ty, které 

jsou zapojeny do biosyntézy glutathionu a fytochelatinů (Gratao, 2005) 
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4. Experimentální část 

 

4.1 Materiál a metody 

 

Amorfní oxid manganu (AMO) byl syntetizován dle Della Puppa et al., (2013) za 

použití modifikované metody pro přípravu birnessitu (Ching et al., 1997). Hodnota 

pH studovaných oxidů byla měřena v deionizované vodě při poměru 1:10 w/v, bod 

nulového náboje (pHzpc) byl stanoven pomocí imerzní techniky (Fiol a Villaescusa, 

2009). Specifický povrch AMO byl stanoven Brunauer-Emmett-Teller (BET) 

metodou s využitím analyzátoru Nova e-series (Quantachrome Instruments, USA). 

 

4.2 Půdní vlastnosti 

 

Pro účely této studie byla použita modelová půda kontaminovaná více kovy. Půda 

(fluvizem) byla odebrána z aluvia řeky Litavky, silně znečištěného As, Cd, Pb a Zn 

v důsledku blízké historické činnosti huti v Příbrami. Základní fyzikálně-chemické 

vlastnosti studovaných půd jsou shrnuty v tabulce č. 1. Vzorky půdy byly odebrány z 

povrchové vrstvy (0-20 cm), usušeny na vzduchu, zhomogenizovány a prosety přes  

2mm nerezové síto. Zrnitostní složení půdy bylo stanoveno hydrometrickou motedou 

(Gee and Or 2002). Hodnota pH půdy byla měřena v suspenzi deionizovanou vodou/ 

1M KCl (1:2,5, w/v), (ISO 10390:1994). Celkový obsah organického uhlíku (TOC) 

byl stanoven pomocí analyzátoru uhlíku TOC-L CPH (Shimadzu, Japonsko). 

Kationtová výměnná kapacita byla stanovena extrakcí 0,1 M BaCl2 (Carter a 

Gregoriche 2008). Pseudo celkové koncentrace prvků byly stanoveny rozkladem 

v lučavce královské (US EPA metoda 3051a) s působení mikrovlnného záření (SPD-

Discover, CEM, USA). Obsah kovů v digestátu byl následně určen pomocí optické 

emisní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem (ICP-OES, Agilent 730, 

Agilent Technologies, USA). Standardní referenční materiál 2710a Montana Soil I 

(NIST, USA) byl použit pro kontrolu přesnosti analýz. Všechny použité chemikálie 

byly v analytické kvalitě. 
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4.2.1 Výsledky půdní charakteristiky 

 

Použitá půda (tabulka č. 1) pocházející z blízkosti  hutního průmyslu, cože je hlavní 

důvod kontaminace, má zvýšené obsahy As, Cd, Pb a Zn. Koncentrace těchto prvků 

v půdě (tabulka č. 1) vysoce překračuje limitní hodnoty stanovené Ministerstvem 

životního prostředí České republiky (vyhláška č. 13/1994 Sb.). Z kontaminantů má 

v půdě největší podíl Pb. 

 

4.3 Experiment s rhizoboxy 

 

Rhizoboxy jsou speciální boxy pro pěstování rostlin, umožňující snadné a 

uživatelsky jednoduché oddělení rhizosferní půdy od kořenů rostlin za pomocí 

nylonové nano-membrány (Wenzel et al., 2001). Experimenty v rhizoboxech byly 

provedeny za účelem vyhodnocení vlivu použitého stabilizačního činidla (AMO) na 

mobilitu kovů v půdě a jeho interakcí ve rhizosféře slunečnice (Helianthus anuus L). 

Nejprve byla půda smíchána s AMO (1%, w/w) a zalévána deionizovanou vodou po 

dobu 4 týdnů při zachování 60-70% vlhkosti půdy. Poté byly půdní kompartmenty 

těchto rhizoboxů naplněny půdou a do každého rhizoboxu bylo zasazeno 10 

slunečnicových semen.  Rhizoboxy byly zalévány deionizovanou vodou a po 30 

dnech růstu byly celé rostliny (tzn. stonky a kořeny) sklizeny. Vzorky rhizosferní 

půdy byly odebrány jako 0,5 mm tenká vrstva pod membránou ovlivněná přítomností 

kořenů. Vzorky volné půdy (tj. půdy, která nebyla v kontaktu s kořenovými exudáty) 

byly odebrány z opačné části rhizoboxu. 

Vzorky byly sušeny na vzduchu a následně analyzovány. Hodnota pH (tabulka č. 3) 

u vzorků byla stanovena v suspenzi s deionizovanou vodou (1:2,5 w/v). Vzorky půdy 

byly poté extrahovány 0,01 M CaCl2 (Quevauviller, 1998) a deionizovanou vodou 

(1:10 w/v) po dobu 2 hodin, odstředěny a poté přefiltrovány přes 0,45 µm nylonový 

stříkačkový filtr. Ve filtrátu byla změřena hodnota Eh a obsah kovů a rozpuštěného 

organického uhlíku (DOC) byl stanoven pomocí ICP-OES a TOC/DOC analyzátoru. 
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4.3.1 Výsledky rhizoboxového experimentu 

 

Hodnota pH půdy (tabulka č. 2) byla měřena po extrakci deionizovanou pro půdu 

rhizosferní kontrolní a s přídavkem AMO a půdu volnou kontrolní a s přídavkem 

AMO. U půdy rhizosferní a volné je pH téměř stejné hodnoty a po přidání AMO se 

pH u obou půd zvýší o cca 1,2 jednotky. 

 

 

Tabulka č. 1 Základní fyzikálně-chemické vlastnosti studované půdy. Limitní koncentrace 

kovů / metaloidů v zemědělských půdách jsou nastaveny podle vyhlášky Ministerstva 

životního prostředí České republiky č. 13/1994 Sb. 

   

pHH2O 5,95  

pHKCl 4,97  

TOC (%) 2,35  

Zrnitostní složení (%)  

Jíl (%) 5  

Prach (%) 20  

Písek (%) 75  

Půdní druh Fluvizem  

Celková koncentrace kovů (mg kg
-

1
) (n = 3) 

Limitní koncentrace  

(mg kg
-1

) 

As 332 ± 20 30 

Pb 4234 ± 429 140 

Cd 42 ± 2 1 

Zn 4107 ± 179 200 

Cu 72 ± 3 100 

Fe 36 563 ± 1120 není limit 

Mn 4785 ± 581 není limit 
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Tabulka č. 2: Hodnota pH stanovena v suspenzi s deionizovanou vodou 

(RHIZO - rhizosferní vrstva, BULK - volná půda, C - kontrolní půda, Amo - amorfní oxid 

Mn)  

RHIZO              BULK 

 

  

C 
5,98900 ± 0,309 

 
C 

5,83125 ± 0,42017 

 

AMO 
7,23100 ± 0,490 

 
AMO 

7,09150 ± 0,720513 

 

 

 

AMO (tabulka č. 3) se ukázalo jako účinná změna ve stabilizaci. U všech daných 

prvků obsahuje půda s přídavkem AMO nejmenší hodnotu mg/kg kontaminantů 

vyloužených ve vodě. 

 

Tabulka č. 3: Vlastnosti amorfního oxidu manganu (AMO) 

 

 

 

 

 

Přidání AMO má největší vliv na mobilitu Zn (obrázek č. 2 a, b) jak v rhizosferní, 

tak ve volné půdě u obou extrakcí. Vliv rhizosferní půdy je očividný vzhledem 

k tomu, že hodnoty mobility kontaminantu jsou v této půdě nejnižší. U Pb (obrázek 

č. 2 c, d) má AMO také největší vliv na snížení mobility, ovšem není tomu tak ve 

volné půdě extrahované DEMI (obrázek č. 2 c). Zde je vidět, že mobilita prvku není 

nízká jako u vrstvy rhizosferní, která vykazuje nízkou hodnotu u obou extrakcí. Cd 

(obrázek č. 2 e, f) má nízkou mobilitu podobně jako u Zn ve všech případech 

s přídavkem AMO. Hodnoty nejsou tak nízké, ale jsou nejnižší oproti ostatním 

typům u obou extrakcí. U As (graf g) je uvedena extrakce pouze Demi, jelikož 

koncentrace As při extrakci CaCl2 byla pod mezí detekce. I tady je nejnižší hodnota 

rhizosferní vrstvy půdy s přídavkem AMO. Volná půda s přídavkem AMO nejeví 

rozdílnou hodnotu oproti kontrole (obrázek č. 2 c). 

 pH pHzpc BET 

(m
2
 g

-1
) 

AMO 6.45 

 

6.97 

 

135 
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Obrázek č. 2: Mobilita kovů jednotlivých půd po extrakci deionizovanou vodou a CaCl2. 

Zn (a) extrakce Demi, Zn (b) extrakce CaCl2, Pb (c) extrakce Demi, Pb (d) extrakce CaCl2, 

Cd (e) extrakce Demi, Cd (f) extrakce CaCl2, As (g) extrakce Demi, As (h) extrakce CaCl2. 

Statistická analýza byla provedena zvlášť pro každou extrakci daného prvku. Data se 

stejným písmenem reprezentují statisticky totožné hodnoty (P<0,05) (n=3) 
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5. Statistické vyhodnocení 

 

Všechny statistické analýzy byly provedeny pomocí programu SigmaPlot 12,5 

(StatSoft Inc., USA).  Experimentální data byla vyhodnocena pomocí analýzy 

rozptylu (ANOVA) při <0,05 za použití Tukeyho testu. 
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6. Diskuze 

Při hodnocení výsledků půdní charakteristiky je jasná vysoká hodnota obsažených 

kontaminantů As, Cd, Pb a Zn oproti limitním hodnotám stanovených 

Ministerstvem životního prostředí. Hodnota pH se ve sledovaných variantách 

pohybovala v hodnotách od 6 do7. Z výsledků je patrné, že pH půdy se po přidání 

AMO zvedlo v rhizosferní vrstvě z 5,9 na 7,2 a ve volné půdě z 5,8 na 7. Vliv na 

zvýšení pH může být celkové množství přidání činidla AMO. 

U mobility prvků je jasná změna po přidání AMO. Největší změna v mobilitě je 

zaznamenaná v rhizosferní vrstvě po interakci s kořeny slunečnice. Pro 

experiment s rhizoboxy je důležité vybrat správný typ rostliny. Kořenové exudáty 

se považují za hlavní faktor řídící množství mikrobiální biomasy a aktivitu 

v rhizosféře (Grayston et al., 1997, Bais et al., 2006). Je pravděpodobné, že každý 

kořenový systém různých typů rostlin ovlivní rhizosferní vrstvu jinak, i když se 

může jednat o minimální hodnoty. Slunečnice je jednou z nejdůležitějších plodin 

na celém světě, rostlina užívána nejen jako potravina, ale i rostlina s energetickou 

hodnotou a fytoremediačním potenciálem. Je dokumentována jako kovový 

akumulátor (Cindy et al., 2006, Niu et al., 2007, Fässler et al., 2010 a Rojas-

Tapias et al., 2012). Přidání činidla AMO nejvíce snížilo mobilitu v rhizosferní 

vrstvě pro Cd a Zn. Vypadá to tedy, že AMO nejlépe pracuje v interakci 

s rostlinou. Avšak rhizosferní vrstva půdy bez AMO jeví pouze minimální 

sníženou mobilitu, a to u prvku As a Pb. AMO snížil mobilitu kontaminantů a 

může být použit jako stabilizační doplněk na znečištěné půdy (Ettler et al., 2014). 

Porovnání extrakce DEMI s extrakcí CaCl2 ukazují výkyvy, při pohledu na grafy 

je viditelný rozdíl v množství extrahovaných prvků. 
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7. Závěr 

Bylo zjištěno, že AMO ovlivnilo pH půdy v rhizosferní vrstvě i ve volné půdě tak, že 

byl jeho nárust z hodnoty 6 na 7, dále se přidáním AMO do půdy jasně mění mobilita 

kontaminantů. Interakce AMO s kořeny slunečnice v rhizosferní vrstvě se jeví jako 

největší pozitivní změna na snížení mobility všech kontaminujících prvků, nejvíce u 

Zn a Cd. U As a Cd je mobilita nízká pouze v rhizosferní vrstvě s přidáním AMO 

extrahované deionizovanou vodou. Volná půda s přídavkem AMO bez interakce se 

slunečnicí ukazuje také snížené hodnoty mobility kontaminantů, a to zejména u Zn, 

Pb a Cd extrahovaných deionizovanou vodou. Oproti tomu samostatná rhizosferní 

vrstva půdy nevykazuje tak snížené hodnoty mobility kontaminantů, jako je tomu 

s přidáním AMO. Naopak, z grafů je jasné, že rhizosferní vrstva půdy ovlivněná 

kořeny slunečnice ukazuje největší hodnoty mobility kontaminantů Cd, Pb, Zn a to 

hlavně po extrakci CaCl2. Je tedy jasné, že samostatná fytostabilizace, tedy 

stabilizace kontaminantů v půdě působením kořenů slunečnice by nestačila ke 

snížení mobility kontaminantů do takové míry, jako je tomu ve vzájemné interakci 

s činidlem AMO. To se proto jeví jako činidlo s výbornými stabilizačními 

vlastnostmi a jeho vlastnosti dobře pracují ve vzájemné interakci s rostlinou, do 

budoucna by bylo vhodné zhotovit experiment AMO ve vzájemné interakci s jinou 

rostlinou a zjistit jeho vhodnost do všech typů půd. 
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