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1 Úvod 

Nároky na množství a kvalitu potravin prudce stoupají. Zároveň však v důsledku 

rozsáhlé výstavby, průmyslové činnosti a dalšího nešetrného nakládání se zemědělskou 

půdou dochází k neustálým ztrátám půdy určené k produkci potravin a k nárůstu její 

degradace a znečištění. Půda je znečišťována nejrůznějšími organickými i anorganickými 

látkami a patogeny, které se následně mohou dostávat do rostlin a dále do potravinového 

řetězce zvířat a lidí (Placek et al., 2016). Z anorganických látek patří mezi nejběžnější 

a nejstarší kontaminanty kovy, které znečišťují životní prostředí od dob, co si člověk osvojil 

schopnost dobývat je a zpracovávat. 

Půda patří se vzduchem a vodou mezi základní složky životního prostředí. Zatímco 

voda a vzduch se pohybují (proudí), čímž dochází k jejich ředění a čištění, půda naopak 

svými specifickými vlastnostmi poutá různé kontaminanty, včetně rizikových prvků, které 

se zde hromadí. Rizikové prvky, na rozdíl od organických látek, nepodléhají biologickému 

ani chemickému rozkladu a přetrvávají dlouhý čas v povrchových vrstvách půdy, kde musí 

být imobilizovány nebo zcela odstraněny (Kabata Pendias a Pendias, 2001; Lasat, 2002; 

Bolan et al., 2014). 

 Kontaminace půdy rizikovými prvky patří mezi významné ekologické problémy 

současnosti (dos Santos et al., 2007; Shi et al., 2017). Z tohoto důvodu neustále stoupá 

zájem o využití cenově dostupných remediačních metod (Schmidt, 2003; do Nascimento 

a Xing, 2006; de Melo et al., 2008; Nikolić et al., 2017), jako jsou například bioremediační 

a fytoremediační metody, mezi které patří i fytoextrakce, což je technologie, při níž rostliny 

akumulují kontaminanty ve svých pletivech a tak je odstraňují z půdy (Wenzel et al., 1999; 

Favas et al., 2014). Vzhledem k požadavkům na udržitelnost zemědělského hospodaření 

s půdou, musí remediační technologie ponechat půdu strukturálně, chemicky a biologicky 

nepoškozenou, měly by být také levné a z dlouhodobého hlediska i finančně návratné 

(Maxted et al., 2007a; Antoniadis et al., 2017). Právě tyto podmínky splňují fytoextrakční 

metody, realizované především pomocí výmladkových plantáží rychle rostoucích dřevin 

z rodu Salix spp. a Populus spp. Zároveň, rychle rostoucí dřeviny přináší estetické 

zlepšení kontaminovaných oblastí (Dickinson et al., 2005), snižují větrnou a vodní erozi 

(Hammer et al., 2003), mají pozitivní vliv na biodiverzitu (Laureysens et al., 2005) 

a v neposlední řadě sekvestrují CO2 a mohou být využívány jako obnovitelný zdroj energie 

(Hammer et al., 2003; Laureysens et al, 2005). 
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Účinnost fytoextrakce závisí kromě typu půdy i na vlastnostech použitých rostlin, 

jako jsou schopnost akumulovat rizikové prvky a transportovat je do nadzemních částí, 

rychlý růst a hluboký, rozvětvený kořenový systém (Bedel et al., 2009; Di Lonardo et al., 

2011; Antoniadis et al., 2017). Také tyto vlastnosti rychle rostoucí dřeviny splňují, a proto 

jsou např. podle Klanga Westina a Eriksson (2003); Pulforda a Dickinsona (2006); Bedela 

et al. (2009); Van Slyckena et al. (2013); Kacálkové et al. (2015) a mnoha dalších autorů 

vhodnými rostlinami pro fytoextrakci rizikových prvků, avšak jen na středně a mírně 

kontaminovaných půdách (Jensen et al., 2009; Nikolić et al., 2017). 

Fytoextrakční metody jsou však většinou časově velmi náročné a v praxi se zatím 

nevyužívají především z důvodu chybějících informací o dlouhodobém chování 

fytoextrakčních rostlin v reálných podmínkách. 
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2  Literární přehled 

2.1 Rizikové prvky 

Adriano (2001) považuje As, Cd, Cr, Pb a Hg za prvky, které nejčastěji negativně 

ovlivňují životní prostředí a zdraví lidí. Kabata Pendias a Mukherjee (2007) uvádějí, 

že mezi potencionálně nejvíce rizikové prvky (RP) můžeme řadit takové, které jsou 

do biosféry uvolňovány těžbou a jejich následným využíváním v nadměrné míře oproti 

jejich přirozenému cyklu. Mezi tyto prvky řadí především Ag, As, Au, Cd, Hg, Pb, Sb, 

Sn,Te, ale i další prvky, které jsou pro rostliny a organismy nezbytné, jako jsou Cr, Cu, Fe, 

Mn, Zn, avšak mohou být v některých regionech uvolňovány do prostředí ve vysokém 

množství. Rizikové prvky tedy můžeme dělit na dvě skupiny podle jejich účinku 

v biologických systémech. Prvky toxické (As, Cd, Pb, Hg) s negativním vlivem na živé 

organismy a prvky esenciální (Co, Cr, Cu, Fe, Mo, Mn, Ni, Zn), které jsou při nižších 

koncentracích pro organismy nezbytné a škodí až při vyšších koncentracích (Lasat, 2002; 

Bolan et al., 2010). 

2.1.1 Kontaminace půd rizikovými prvky 

Rizikové prvky kontaminující půdu jsou geogenního nebo antropogenního původu 

(Beneš, 1994; Němeček et al., 2010; Vácha et al., 2013; Bolan et al., 2014; Antoniadis 

et al., 2017). Hlavním geogenním zdrojem RP v půdě je zvětrávání hornin. V tomto 

případě obsah prvků v půdě závisí na zastoupení jednotlivých prvků v půdotvorných 

horninách. Existují půdy s vysokými obsahy RP geogenního původu jako jsou půdy 

z bazických a ultrabazických hornin s vysokým obsahem Cr, Ni, Co, Mn, Cu a V, dále jsou 

to půdy ze svahovin kyselých hornin (především žul) s vyššími obsahy As, Be, Pb a Zn 

a půdy z vápenců a karbonátových břidlic se zvýšeným obsahem Cd (Němeček et al. 

2010). 

Významné množství RP antropogenního původu vstupuje do půdy atmosférickým 

spadem. Jeho složení je ovlivněno především těžbou rud, hutnictvím, průmyslovou 

výrobou, energetikou a dopravou. Mezi přímé antropogenní zdroje kontaminace půd RP 

patří především organická a minerální hnojiva, čistírenské kaly, strusky a závlaha (Beneš, 

1994; Bolan 2014). Na rozdíl od kontaminantů geogenního původu, rizikové prvky 

pocházející z antropogenních zdrojů mají obvykle vysokou biologickou dostupnost (Bolan 

et al., 2010; Němeček et al., 2010; Vácha et al., 2013; Bolan et al., 2014; Antoniadis et al., 

2017). 
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2.1.2 Mobilita rizikových prvků v půdě 

Znečištění půdy nelze hodnotit pouze na základě celkových obsahů RP v půdě, 

protože toxicita a riziko vstupu těchto prvků do potravního řetězce zvířat a lidí se zvyšuje 

se zvyšující se mobilitou a přijatelností RP pro rostliny, která závisí na reaktivitě a způsobu 

vazby prvků v matrici (Němeček et al., 2010; Abollino et al., 2011). Pro studium mobility 

a dostupnosti prvků v pevných matricích jako je půda, sedimenty a kaly se používají 

jednoduché a sekvenční extrakční postupy, které pomáhají objasňovat jednotlivé vazby 

(formy) prvků v matrici (Giacomino et al., 2011). Rizikové prvky v půdě se mohou nacházet 

ve stabilní (reziduální) frakci, kde jsou pevně vázány v silikátové matrici na primární 

a sekundární minerály nebo v labilních formách (mobilní a potenciálně mobilizovatelné 

frakce; Němeček et al., 2010). Mezi mobilní formy RP v půdě patří vodorozpustné 

a iontově výměnné frakce. Tyto frakce jsou přístupné pro rostliny a zpravidla jen malé 

množství RP v půdě se vyskytuje v těchto formách (Száková et al., 1999; Lasat, 2002). 

Mezi potencionálně mobilizovatelné formy RP patří frakce vázané na Fe a Mn oxidy 

a karbonáty a frakce vázané na organickou hmotu (Száková et al., 1999). Tyto frakce RP 

jsou rostlinami nepřijatelné, ale při porušení rovnováhy některých půdních parametrů se 

mohou stát pro rostliny dostupné (Adriano, 2001). Dvouleté nádobové pokusy Fischerové 

et al. (2006), kdy klony vrby Salix dasyclatos akumulovaly Cd obsažené v půdním roztoku 

a přesto jeho koncentrace zůstávaly v roztoku poměrně stálé, potvrzují teorii kontinuálního 

doplňování prvků do půdního roztoku z ostatních frakcí. 

Osud RP v půdním prostředí je závislý, jak na půdních vlastnostech, tak 

i na environmentálních faktorech (Bolan et al., 2014; Antoniadis et al., 2017). Jedním 

ze způsobů, jak jsou RP poutány v půdě, je sorpce. Sorpce kovů je konkurenční proces 

mezi ionty daného kovu v roztoku a ionty vázanými na povrchu půdních částic (Echeverría 

et al., 1998). Při nespecifické sorpci náboj iontů rizikových prvků vyrovnává náboj 

na půdních částicích prostřednictvím elektrostatické přitažlivosti, zatímco specifická sorpce 

zahrnuje tvorbu chemické vazby mezi ionty v roztoku, a těmi na povrchu půdních částic 

(Echeverría et al., 1998; Fontes a dos Santos, 2010; Carrillo Zenteno et al., 2013; Bolan 

et al., 2014). 

Fonte a dos Santos (2010) uvádějí jako hlavní faktory ovlivňující sorpci některých 

prvků v půdě tyto: pH (Cd, Cu), KVK - kationtová výměnnná kapacita (Cu, Ni) obsah 

goethitu a hematitu (Pb) a obsah organické hmoty (Cu, Zn), což nasvědčuje vyššímu 

sklonu Ni k nespecifické sorpci a u Cd, Pb a Zn k sorpci specifické nebo k ligandovým 

výměnným reakcím, u Cu se pravděpodobně vyskytují oba mechanismy sorpce. Sorpce 
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Cu se stává nespecifickou při vysokých koncentracích, kdy jsou specifická vazebná místa 

obsazena (Shaheen et al., 2017). Řada autorů zjistila těsnou negativní korelaci 

mezi akumulací RP rostlinami a hodnotou KVK testovaných zemin (Sanders et al., 1986). 

Hodnota KVK závisí na množství a druhu jílových minerálů, oxidů Fe, Al, Mn a na obsahu 

a kvalitě organické hmoty (Antoniadis et al., 2017). Organická složka půdy má vysokou 

afinitu k RP, jako je Cu, Cd a Pb z důvodu přítomnosti ligandů nebo skupin, které mohou 

tvořit cheláty s kovy (Bjerre et al., 1985; Bolan et al., 2014; Shaheen et al., 2017). 

Se zvyšujícími se hodnotami pH disociují karboxylové, hydroxylové a karbonylové funkční 

skupiny v půdní organické hmotě, čímž se zvyšuje afinita ligandových iontů pro kationty 

RP (Bolan et al., 2014). 

Podobně jako zvyšující se hodnota KVK i růst hodnot pH negativně působí 

na akumulaci kationtů v rostlinných pletivech (Blake a Goulding, 2002). Aktivita RP (např. 

Cd a Pb) v roztoku v přirozeně kyselých půdách klesá s rostoucí hodnotou pH (Bolan 

et al., 2010; Bolan et al., 2014). Sanders et al. (1986) zjistili, že koncentrace Zn v jílku 

pěstovaném na hlinitojílovité půdě byla přibližně třikrát vyšší při pH 5,8 než při pH 7,2. Vliv 

hodnoty pH vyšší než 6 na snížení koncentrace volných iontů v půdách je přičítán nárůstu 

povrchového náboje oxidů Fe, Al, Mn a chelataci organických látek, nebo vysrážení RP 

v hydroxidech (Sanders et al., 1986;  Antoniadis et al., 2017). Za předpokladu, 

že v půdách s vysokým pH jsou přítomny anionty, jako jsou SO4
2-, CO3

2-, OH- a HPO4
2- je 

převládajícím procesem snižujícím mobilitu RP jejich vysrážení (Hong et al., 2007; Bolan 

et al., 2010). 

Ke změně formy a mobility RP může také často docházet v důsledku mikrobiálních 

oxidačně/redukčních reakcí. Další možností změny mobility je methylace, což je 

v převládající většině biologický nebo chemický (abiotický) mechanismus převedení 

některých RP (např. As, Hg nebo Se) na methylové deriváty, které se následně mohu 

uvolňovat do atmosféry těkáním (Bolan et al., 2010; Boriová et al., 2015). 

2.2 Rizikové prvky v rostlině 

2.2.1 Mechanismy příjmu rizikových prvků rostlinami 

Rostliny přijímají RP ve formě iontů primárně kořeny z půdního roztoku. 

Do rhizosféry (vrstva půdy několik mm v okolí kořenů) se ionty dostávají třemi způsoby: 

(i) pohybem půdního toku, tzv. hmotovým tokem, který se uskutečňuje na základě 

rozdílného vodního potenciálu, neboť v blízkosti kořenů dochází k odčerpání vody kořeny, 



6 

 

(ii) difuzí, při které jsou ionty transportovány do míst s nižší koncentrací (do ochuzené 

zóny v blízkosti kořenů) a (iii) růstem kořenů (Vaněk et al., 2012). 

Rostliny mohou minimalizovat přijatelnost a nebezpečnost RP nebo zvyšovat 

mobilitu prvků (včetně RP) vázaných na pevnou fázi půdy prostřednictvím několika 

mechanizmů, např. úpravou pH vylučováním chelatizujících organických kyselin, 

komplexotvorných látek, chelatizačních činidel a protonů, tvorbou slizových sloučenin 

na kořenových čepičkách apod. (Fuksová et al., 2007; Antoniadis et al., 2017). 

V rhizosféře tedy může docházet k chelataci RP kyselinami vylučovanými rostlinou, 

zvýšení difuzního gradientu a urychlení příjmu RP (Fuksová et al., 2007; Maestri et al., 

2010). Ionty prvků pronikají volně do tzv. volného prostoru kořenů. Část iontů je poutána 

na záporně nabité karboxylové skupiny kyseliny polygalakturonové obsažené v buněčných 

stěnách (Vaněk et al., 2012; Antoniadis et al., 2017), část iontů prochází stěnou dále 

do buněk a část je transportována přímo apoplastem. Ionty, které proniknou buněčnou 

stěnou, se soustředí v prostředí plazmatické membrány – plazmalemy. Zvýšený 

koncentrační gradient vede k transportu iontů přes plazmalemu do buňky (Procházka 

et al., 1998). 

Vstupu iontů RP do buňky nelze zcela zamezit, ale membránové transportéry 

mohou přepravit ionty RP do vakuol nebo ven z buňky. Rostliny disponují několika třídami 

transportérů RP, mezi tyto transportéry patří P ATPasy (P type metal ATPases), NRAMP 

(natural resistance associated macrophage protein), ZIP (zinc regulated transporter, 

iron regulated transporter protein), CTR (copper transporter), ABC (ATP binding 

cassette) a CDF (cation diffusion facilitator; Williams et al., 2000; Hall, 2002; Antoniadis 

et al., 2017; Jalmi et al., 2018). P ATPasy fungují jako membránové pumpy řady kationtů 

v mnoha organismech. ATPasy z podskupiny P1B (označované jako CPx ATPasy) 

se účastní transportu těžkých kovů a lze je rozdělit na dvě skupiny, a to na přenašeče 

pro monovalentní kationty Cu+, Ag+ a na přenašeče pro divalentní kationty Zn2+, Co2+, 

Cd2+, Pb2+ (Hall a Williams, 2003). Proteiny NRAMP se podílejí na transportu iontů kovů 

(Mn2+, Zn2+, Cu2+, Fe2+, Cd2+, Ni2+ a Co2+) v řadě organismů (Hall a Williams, 2003; Jalmi 

et al., 2018). Skupina transportérů ZIP hraje důležitou roli v transportu iontů  Zn2+. 

V rostlinách jsou schopné přenášet také Cd2+, Fe3+, Fe2+, Mn2+, Ni2+, Co2+ a Cu2+ (Pedas 

et al., 2009). ABC transportéry jsou rozdělené do osmi podskupin, které hrají roli v různých 

buněčných procesech, jako je příjem živin, osmotická homeostáza, transport hormonů, 

rezistence vůči patogenům, import mastných kyselin a tolerance kovů (Jalmi et al., 2018). 

Transportéry AtABCC1 a AtABCC2 patřící do skupiny ABC transportérů jsou přenašeči 
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komplexů fytochelatiny Cd a glutation Cd přes tonoplast do vakuol. Skupina přenašečů 

CDF je také zahrnuta do transportu a sekvestrace iontů těžkých kovů, zejména Zn, Cd 

a Co (Hall a Williams, 2003; Jalmi et al., 2018). 

Pohyb iontů apoplastickou cestou se děje od rhizodermis až po endodermis 

snadno, pomocí hmotového toku nebo difúze. V endodermisu je apoplastická cesta 

přerušena Caspariho proužky, které omezují a regulují příjem iontů. Transport iontů 

v apoplastu je tedy značně omezen. Ionty prvků, které pronikly do vnitřního prostoru 

buňky, jsou transportovány do xylemu symplastem (Procházka et al., 1998; Vaněk et al., 

2012). 

U málo pohyblivých prvků, jako je Hg a Pb, je významný i mimokořenový příjem, 

tedy příjem prvků listy (Cibulka, 1991; Vaněk et al., 2012). Dalenberg a van Driel (1990) 

zjistili, že atmosférickou depozicí může být přijímáno až 73–95 % Pb, zatímco 

atmosferický příjem Cd byl velmi nízký. Jednotlivé ionty prvků procházejí kutikulou až 

k povrchu buněčných stěn, jimiž mohou difundovat. Tento pasivní apoplastický transport je 

v určitém místě nahrazen aktivním vstupem do buňky přes plazmalemu. Předpokládá se, 

že systém přenosu iontů přes membránu je podobný systémům zajišťujícím příjem iontů 

v kořeni (Procházka et al., 1998). 

2.2.2 Distribuce rizikových prvků v rostlině 

Pokud jde o distribuci RP v různých částech rostlin, bývá pouze výjimečně 

rovnoměrná a závisí na druhu rostliny i na samotném prvku (Seregin a Kozhevnikova, 

2008; Vaněk et al., 2012, Chen et al., 2017). V rostlinách, které jsou schopny redukovat 

příjem RP (exkludory) jsou tyto prvky akumulovány především v kořenech, 

ale v akumulačních rostlinách jsou transportovány do nadzemních orgánů (Seregin 

a Ivanov, 2001; Seregin a Kozhevnikova, 2008). 

Obecně velmi málo mobilním prvkem v rostlinách je Pb, které se většinou 

akumuluje v kořenech, tam je vázáno na buněčné stěny díky své vysoké afinitě 

k polygalakturonové kyselině (Połeć Pawlak et al., 2007; Seregin a Kozhevnikova, 2008). 

Podle některých autorů (Benavides et al., 2005) je i Cd akumulováno především 

v  kořenech, např. u sóji až z 98 % (Hasan et al., 2009), dále v listech, ve stoncích, 

v plodech a nejnižší obsahy se nacházejí v semenech (Cibulka, 1991). U některých plodin, 

především u tabáku, jsou však uváděny nejvyšší obsahy Cd v listech (Macek et al., 2002). 

Pokusy Tlustoše et al. (2002) s vybranými druhy zeleniny (zelená fazole, špenát, 

ředkvička, mrkev) potvrdily vyšší akumulaci Cd v kořenech zelené fazole oproti nadzemní 
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biomase, ale ostatní zkoumané rostliny obsahovaly v nadzemní biomase více Cd než 

v kořenech. Naopak As byl v nejvyšší míře akumulován v kořenech špenátu (především 

v kořenovém vlášení), ale i v kořenech ostatních plodin. Výjimkou byla pouze zelená 

fazole, u které byl nejvyšší obsah As nalezen v listech. Pokusy Chen et al. (2017) 

se sedmi druhy polních plodin a plevelů naopak ukázaly, že As, Cd, Cu, Pb i Zn jsou 

akumulovány především v kořenech. Výjimkou byla pouze Brassica campestris, která 

akumulovala As významně v nadzemních orgánech. 

Také v případě rychle rostoucích dřevin (RRD) není distribuce RP rovnoměrná 

a může se lišit u jednotlivých druhů. Di Lonardo et al. (2011) zjistili u topolů vypěstovaných 

z řízků obecně větší akumulaci sledovaných RP (As, Cd, Cu a Zn) v kořenech 

než ve výhonech. Ve studii Shi et al.(2017) bylo Pb u dvou sledovaných druhů vrb 

(S. matsudana a S. integra) také akumulováno více v kořenech než ve výhonech, 

ale obsahy Cd a Zn byly ve výhonech S. integra vyšší než v kořenech na rozdíl 

od S. matsudana. Laureysens et al. (2005) pozorovali, že kůra klonů topolů vykazovala 

obecně vyšší obsahy prvků než dřevo. Fischerová et al. (2006) a Tlustoš et al. (2007) 

zjistili, že Cd a Zn byly v klonech vrb i topolů transportovány více do nadzemní biomasy, 

zejména do listů, naopak As a Pb byly ukládány především do kořenů. Také podle dalších 

autorů (Vysloužilová et al., 2003a; dos Santos Ultmazian et al., 2007; Bedell et al., 2009; 

Kacálková et al., 2015; Mleczek et al., 2017) jsou Cd a Zn v RRD akumulovány především 

v listech. Maxted et al. (2007a) řadí sestupně rostlinné nadzemní orgány klonů vrb 

podle akumulace Cd a Zn takto: list > kůra > dřevo. 

2.2.3 Reakce rostlin na stres vyvolaný rizikovými prvky 

Rostliny mají dvě základní strategie, jak se mohou vyrovnávat s přítomností RP 

v půdním roztoku. První strategií je rezistence, která v sobě zahrnuje schopnost vzdorovat 

či zcela omezovat až vylučovat možnost působení RP na citlivé receptory rostlin, tím že se 

brání jejich příjmu a transportu do nadzemních částí. Druhou strategií rostlin je tolerance, 

schopnost vyrovnávat se s přítomností a působením RP ve větším rozsahu (Procházka et 

al., 1998). 

Za proces přispívající ke zvýšení rezistence rostlin vůči RP lze považovat 

schopnost rostlin vylučovat kořenové exudáty, které mohou snižovat mobilitu a toxicitu RP 

již v rhizosféře (Antoniadis et al., 2017). Kořenové exudáty je možné rozdělit do dvou 

skupin: nízkomolekulární (aminokyseliny - kyselina asparagová, kyselina glutamová, 

prolin; organické kyseliny - kyselina šťavelová, sukciniová, vinná a další; cukry; fenoly 

a jiné sekundární metabolity) a vysokomolekulární sloučeniny - slizy a proteiny (Fuksová 
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et al., 2007). Některé rostliny detoxikují ionty Al3+ pomocí exudátů organických kyselin 

a tvoří s Al3+ stabilní netoxické komplexy (Fišer et al., 2014). Podobný mechanismus byl 

objeven i u kultivaru rýže (Oryza sativa) rezistentního k Pb. Ta uvolňuje ve svých 

kořenových exudátech kyselinu šťavelovou, která může snížit mobilitu iontů olova 

v rhizosféře (Yang et al., 2000). Exudáty mohou příjem RP i zvyšovat, jako v případě 

vylučování některých karboxylových kyselin při nedostatku P, které mohou napomáhat 

mobilizaci As v rhizosféře a zvýšit tak jeho příjem (Fitz a Wenzel, 2002). Exudáty rostlin 

dále ovlivňují počet a aktivitu půdních mikroorganismů (Hartmann et al., 2009). 

Mikroorganismy jsou schopny svými činnostmi zvýšit, ale i snížit, biologickou dostupnost 

a toxicitu RP. Například bakterie Pseudomonas maltophilia redukuje toxický a rozpustný 

Cr6+ na netoxický a nerozpustný Cr3+ (Fišer et al. 2014). Také některé kmeny bakterií 

z rodu Streptomyces sp. mohou ovlivnit speciaci a mobilitu (Cd, Pb a Zn) a tím zvýšit jejich 

akumulaci rostlinami (Zloch et al., 2017). 

Výrazný vliv na schopnost rostlin snášet zátěž vyvolanou RP, mají symbiotické 

(mykorhizní) houby. S kořeny rostlin vytvářejí symbiózu dvě velké a ekologicky významné 

skupiny mykorhizních hub, arbuskulární a ektomykorhizní houby. Zatímco arbuskulární 

houby vytváří mykorhizní asociaci především s bylinami (dominují v biomech stepí 

a savan) a dřevinami v tropickém pásu, ektomykorhizní houby vytváří symbiózu 

s dřevinami v mírném pásu a v boreálu (Smith a Read, 1997). Zmírnění toxicity RP 

pro rostliny díky aktivitě ektomykorhizních hub byla prokázána v řadě experimentů, které 

ukázaly, že mykorhizní rostliny lépe prospívají v symbióze s mykorhizní houbou než bez ní 

(Jentschke a Godbold, 2000). Pro vznik úspěšné mykorhizní asociace, dostatečně 

ochraňující hostitelskou rostlinu, rostoucí na konkrétní kontaminované půdě jsou důležité 

tři základní aspekty: (i) kompatibilita houby a hostitele, (ii) schopnost houby tolerovat zátěž 

daných RP, (iii) schopnost zvýšit rezistenci svého hostitele k této zátěži. Zvýšení tolerance 

hostitele přitom může být přímé (aktivace mechanismů zvyšujících toleranci) nebo 

nepřímé (zlepšení výživy rostlin a její odolnosti vůči biotickému a abiotickému stresu; 

Colpaert, 2008). 

Další možností, jak zvýšit rezistenci rostlin proti negativnímu vlivu RP jsou 

transportní blokády. Jak už bylo zmíněno v kapitole 2.2.2, první ochranou barierou 

proti RP je jejich zadržení v buněčných stěnách, především v kořenech, kde se vážou 

na pektiny (kyselina polygalakturonová) a hystidylové skupiny (Hasan et al., 2017). Velmi 

vysokou afinitu ke kyselině polygalakturonové má především Pb, ale i další RP 

(Połeć Pawlak et al., 2007; Seregin a Kozhevnikova, 2008). Afinita prvků ke kyselině 
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polygalakturonové v buněčných stěnách klesá v pořadí: Pb > Cr > Cu > Ca > Zn (Seregin 

a Kozhevnikova, 2008). Afinita Cd k buněčným stěnám je podobná jako u Zn (Williams 

a Rayson, 2003). 

Poslední překážkou RP před vstupem do cytosolu buňky je plazmatická membrána. 

Transport RP přes plazmatickou membránu může být značně znesnadněn selektivitou 

transportních proteinů a blokováním transkripce genů kódující transportní proteiny 

(Procházka et al., 1998; Antoniadis et al., 2017; Jalmi et al., 2018). Některé 

z membránových přenašečů, které jsou podrobně popsány v kapitole 2.2.1, mohou 

exportovat ionty RP do vakuol nebo ven z buňky. Například již zmíněné ABC proteiny jsou 

přenašeči komplexů fytochelatiny Cd a glutation Cd přes tonoplast do vakuol. 

Plazmatická membrána je zároveň prvním místem v buňce, které může být působením 

RP poškozováno, a to v důsledku oxidace proteinů a vzniku vazeb s thiolovou skupinou 

(Hall, 2002) a dále změnami ve složení lipidů (Jemal et al., 2000). 

Zvýšené množství RP v buňce způsobuje škody řadou mechanismů. Nejběžnější je 

produkce reaktivních forem kyslíku vyvolávající oxidační stres. Reaktivní formy kyslíku 

na normální fyziologické úrovni hrají zásadní významnou roli, nicméně jejich zvýšená 

produkce zhoršuje fungování buněk. Rostliny se proti nim brání mnoha obranými reakcemi 

(Hasan et al., 2017; Jalmi et al., 2018). K vnitrobuněčným detoxikačním mechanismům 

patří tvorba stresových proteinů zahrnující odolnější isoenzymy, proteázy a ubikvitin 

pro urychlení rozkladu poškozených proteinů. Stresové proteiny mohou být indukovány 

nespecificky, působením různých typů stresorů, nebo jejich indukce muže být specificky 

vázána na receptor a vyvolána určitým stresovým faktorem. Mezi nespecificky indukované 

proteiny patří molekulární chaperony, proteázy a ubikvitin. Chaperony slouží nejen k řízení 

změn konformace proteinů při transportu přes membránu, ale také jsou schopny upravit 

jejich konformaci při mírném poškození. Pokud dojde k nenapravitelným změnám je 

protein "označen" ubikvitinem a rozložen proteázami na aminokyseliny. Ty jsou pak 

použity pro tvorbu nových proteinů (Procházka et al., 1998; Hasan et al., 2017). 

Velmi účinnou obranou reakcí rostlin proti RP je tvorba fytochelatinů (PC) 

schopných poutat RP vazbou do chelátových komplexů (Hasan et al., 2017; Jalmi et al., 

2018). Základní sekvencí fytochelatinů je glutation, skládající se z kyseliny γ glutamové 

(Glu), cysteinu (Cys) a glycinu (Gly). Glutation může existovat ve dvou stavech, 

v oxidovaném (GSSG) a v redukovaném (GSH). Základní struktura fytochelatinu je tedy 

(γ Glu Cys)n Gly), kde (γ Glu Cys) se může opakovat 2 až 11 krát, nebo koncová 

aminokyselina Gly může být nahrazena jinou aminokyselinou, např. alaninem - (Ala), 
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glutamovou kyselinou - (Glu) nebo serinem - (Ser), a pak výsledným produktem jsou tzv. 

isofytochelatiny (Cobbett a Goldsbrough, 2002). Proces syntézy fytochelatinů probíhá 

enzymaticky transpeptidázovou reakcí glutationu a je katalyzován enzymem 

γ glutamylcystein dipeptidyl transpeptidázou nazývaným též fytochelatinsyntetáza. Jejími 

nejsilnějšími aktivátory jsou ionty Cd2+ následované ionty Ag+, Bi3+, Pb2+, Zn2+, Cu2+, Hg2+ 

a Au+ (Zhu et al., 1999; Cobbett, 2000). Fytochelatiny vážou především ionty Cd2+ pomocí 

thiolových skupin cysteinu a komplexy fytochelatin Cd jsou následně přenášeny 

transportéry ze skupiny ABC do vakuol (Hasan et al., 2017). Tím je zamezeno toxickým 

projevům Cd2+ v cytosolu. Ve vakuole se Cd uvolní a fytochelatin se vrací zpět 

do cytoplasmy. Kadmium se následně ve vakuole váže na organickou kyselinu a vytvoří 

sůl (Steffens, 1990; Sanità di Toppi a Gabrielli, 1999). 

 

Obr. 1. a) Strukturní vzorec molekuly fytochelatinu (γ Glu Cys)n Gly (n = 2 11), b) model 

struktury fytochelatinového komplexu kadmia Cd3(PC3)4. Struktura se skládá ze čtyř 

molekul (γ Glu Cys)3 Gly, které prostřednictvím dvanácti SH skupin vážou 3 atomy kovu 

(●), karboxylové skupiny jsou vyznačeny (○). Převzato z Kizek et al. (2004). 

 

 
 

 
 

Další možností snížení toxicity RP po vstupu do cytosolu je jejich komplexace 

s organickými kyselinami a aminokyselinami a následné ukládání výsledných komplexů 

ve vakuolách, odkud mohou být v případě potřeby zpětně mobilizovány (Meharg, 2005). 

Komplexace iontů kovů, jako např. Zn2+, Mn2+, Fe3+ a Al3+, s organickými kyselinami 
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a aminokyselinami se děje díky jejich vysoké afinitě k ligandům obsahujícím kyslíkové 

atomy (Meharg, 2005). Výsledky Harmense et al. (1994) ukazují, že Zn se v buňce váže 

na kyselinu jablečnou za vzniku jablečnanu zinečnatého, pomocí kterého je transportován 

do vakuoly, kde se Zn po uvolnění váže na kyselinu šťavelovou. Volný ionofor (kyselina 

jablečná) je transportován zpět. Také u penízku modravého (Thlaspi caerulescens) je 

zinek v nadzemních částech převážně vázán karboxylovými kyselinami, ale v kořenech je 

Zn komplexován především aminokyselinou histidinem. Mezi aminokyseliny podílející se 

na snížení stresu vyvolaného RP patří také cystein, jehož úloha byla popsána výše v této 

kapitole v souvislosti s fytochelatiny. Především Cd stimuluje tvorbu fytochelatinů 

v cytosolu a tvoří s nimi komplexy s nízkou molekulovou hmotností. Tyto komplexy se váží 

s kyselými labilními sulfidy (S2-) a tvoří vysokomolekulární komplex s vysokou afinitou k Cd 

iontům. Tento komplex je v přítomnosti MgATP transportován pomocí specifických nosičů 

proti koncentračnímu spádu přes tonoplast do vakuoly. Zde komplex v kyselém prostředí 

disociuje a Cd tvoří komplex s organickými kyselinami (citronovou, jablečnou, šťavelovou; 

Sanità di Toppi a Gabbrielli, 1999). Další důležitou aminokyselinou je prolin. Jeho 

akumulace v pletivech rostlin souvisí s reakcí rostliny na širokou škálu environmentálních 

stresů včetně stresu vyvolanému RP (Pavlíková et al. 2007). Prolin se zapojuje proti stresu 

různými mechanismy: osmo redox regulací, chelatací RP nebo jako antioxidant (Sharma 

et al., 2006). 

2.2.4 Tolerance rostlin k rizikovým prvkům 

Rostliny kolonizující lokality s přirozeným vyšším výskytem RP tzv. metalofyty 

vyvinuly fyziologické mechanismy, které jim umožňují tolerovat toxicitu těchto RP. 

Metalofyty uplatňují dvě základní strategie, jak se vyrovnávat s působením RP, podle toho 

můžeme rostliny rozdělit do dvou základních skupin (Baker, 1981; Lasat, 2002). První 

skupinou jsou exkludory, rezistentní rostliny mezi které patří např. vlčí bob (Seregin 

a Kozhevnikova) nebo některé jednoděložné rostliny např. kostřava (Tlustoš et al., 2006). 

Exkludory se brání příjmu RP a jejich transportu z kořene do výhonů. To vede k zachování 

relativně nízké koncentrace RP v jejich nadzemních částech oproti vysokým koncentracím 

RP v půdě (Baker, 1981). Druhou skupinou rostlin jsou akumulátory, tolerantní rostliny, 

mezi které patří mnoho druhů z především z čeledi Brassicaceae (např. hořčice) a z čeledi 

Compositae (salát, špenát; Tlustoš et al., 2006). Akumulátory hromadí RP ve svých 

pletivech a transportují je z kořenů do výhonů. Fyziologické vlastnosti exkludorních 

a akumulačních druhů rostlin jsou považovány za mechanizmy tolerance k RP (Baker, 
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1981). Další skupinou rostlin, podle jejich reakce na RP, jsou tzv. indikátory, u kterých 

existuje proporcionální vztah mezi obsahem RP v půdě, jejich příjmem a akumulací 

v rostlině (Baker, 1981). Mezi indikační rostliny patří většina zemědělských plodin 

(pšenice, oves; Tlustoš et al., 2006). 

Specifickou podskupinu akumulátorů představují hyperakumulátory, jsou to rostliny, 

které běžně rostou na půdách kontaminovaných RP a jsou schopny dokončit svůj životní 

cyklus bez příznaků fytotoxicity (Baker et al., 2000). Hyperakumulační rostliny obsahují 

v nadzemní biomase 100krát vyšší obsahy RP než bývají běžně naměřeny v ostatních 

rostlinách, což je pro Hg > 10 mg·kg-1, pro Cd > 100 mg·kg-1, pro Co, Cu, Cr, Ni a Pb > 

1000 mg·kg-1 a pro Zn a Mn > 10 000 mg·kg-1 (Baker a Brooks, 1989). Je známo asi 400 

druhů hyperakumulačních rostlin ze  45 čeledí (Baker et al., 2000). 

Tyto hyperakumulační rostliny se zdají být pro své schopnosti tolerovat, přijímat 

a transportovat RP do nadzemních částí, vhodné pro fytoextrakční technologie (Yoon 

et al., 2006; McGrath et al., 2006), avšak jejich nevýhodou je, že zpravidla produkují méně 

biomasy než jiné druhy (Fischerová et al., 2006; Antoniadis et al., 2017), což vede k jejich 

relativně nízkému odběru RP z půdy (Tlustoš et al., 2005). Ve fytoextrakčních 

technologiích existují v podstatě dva hlavní trendy ve výběru rostlin vhodných k jejich 

realizaci, a to buď používat hyperakumulační rostliny pro jejich schopnost akumulovat 

vysoké hladiny RP a nebo RRD pěstované systémem výmladkových plantáží s krátkou 

dobou obmýtí (Maxted et al., 2007b). 

2.2.5 Rychle rostoucí dřeviny 

Mezi rychle rostoucí dřeviny můžeme zařadit druhy rostlin z rodu topol (Populus 

spp.), vrba (Salix spp.), bříza (Betula spp.), olše (Alnus spp.), jasan (Fraxinus spp.) a jeřáb 

(Sorbus spp; Rosselli et al., 2003; Weih, 2004). V systému výmladkových plantáží 

s krátkou dobou obmýtí jsou nejčastěji pěstovány druhy z rodů Populus spp. a Salix spp. 

patřící do čeledi Salicaceae, následně pak druhy z rodu Betula spp. a Alnus spp. z čeledi 

Betulaceae (Weih, 2004). Dřeviny z čeledi Salicaceae, mají některé společné rysy, 

pro které se staly nejvhodnějšími dřevinami pro výmladkové plantáže. Je to zejména veliký 

rozsah stanovišť, rychlý počáteční růst, avšak relativně krátká životnost. Dále snadné 

vegetativní rozmnožování a malý genom, což jsou vlastnosti umožňující rychlé 

vylepšování jejich vlastností prostřednictvím šlechtění (Weih, 2004). Z těchto důvodů, 

ale především pro svoji schopnost přijímat, transportovat a ukládat RP do nadzemních 

částí rostlin jsou vrby a topoly považovány za vhodné rostliny pro fytoextrakční technologie 

(Pulford a Dickinson, 2006; Vysloužilová et al., 2003b; Van Slyckena et al., 2013; 
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Kacálkové et al., 2015; Mayerová et al., 2017; Shi et al., 2017;), především na mírně 

až středně kontaminovaných půdách (Jensen et al., 2009), na rozdíl od olší, jasanů 

a jeřábů, které RP transportují jen omezeně do nadzemní biomasy (Rosselli et al., 2003). 

Na silně kontaminovaných půdách lze aplikovat vápno, což má za následek snížení 

mobility RP a tím i zlepšení kondice RRD. Pěstování RRD tak může být na silně 

kontaminovaných půdách vhodným opatřením pro kombinaci dvou strategií, fytoextrakce 

pro mobilní prvky (Cd a Zn) a asistované fytostabilizace pro As a Pb (Vondráčková et al., 

2017). 

2.2.5.1 Vrby 

  Rod vrba tvoří velmi početnou skupinu druhů, celosvětově se vyskytuje přes 350 

druhů vrb, na našem území je zastoupen 25 27 původními druhy. Vrby se snadno 

mezi sebou kříží a jsou značně proměnlivé. Vrby jsou rozšířeny v mírném pásmu severní 

polokoule, téměř v celé Evropě, Asii, Himálaji, Tibetu a na kontinentech Severní a Jižní 

Ameriky. Tvar listů je u jednotlivých druhů velmi proměnlivý a je důležitým druhovým 

znakem. Vrby jsou rostliny dvoudomé, květenstvím jsou jehnědy a plodem tobolky 

(Šimíček 1992). Některé druhy vrb jsou schopné kolonizovat kontaminované půdy RP, 

např. S. alba, S. viminalis, S. cinerea a S. caprea, avšak tolerance k RP byla obecně 

potvrzená jen u některých klonů, zatímco další snášely jen jeden nebo dva RP (Dickinson 

et al., 1994). 

2.2.5.1.1 Schopnost vrb tolerovat a akumulovat rizikové prvky 

Klony vrb, ale i topolů, byly testovány v hydroponických pokusech na rezistenci 

a kumulaci RP (dos Santos Utmazian et al., 2007). V těchto pokusech byly nejvyšší 

koncentrace Cd zjištěny v klonu S. dasyclados (315 mg·kg-1) a nejvyšší koncentrace Zn 

v klonu S. smithiana (3180 mg·kg-1), avšak tyto klony měly nižší toleranci k těmto RP. 

Naopak, klony S. matsudana, S. fragilis a S. purpurea měly o něco nižší obsahy Cd a Zn, 

ale vyšší toleranci k jejich toxicitě. 

Výsledky nádobových pokusů Fischerové et al. (2006) a polních pokusů Kacálkové 

et al. (2015) a Mayerové et al. (2017) ukázaly, že vrby jsou vhodnými akumulátory Cd 

a Zn, zatímco topoly hromadí podle Fischerové et al. (2006) o něco více Pb a mají 

v našich podmínkách vyšší výnos (Mayerová et al., 2017) než vrby. Také nádobové 

pokusy Vysloužilové et al. (2003a) na dvou odlišně kontaminovaných půdách dokazují 

schopnost vrb hromadit ve svých pletivech Zn a Cd. Ovšem extrémně vysoká kontaminace 

RP ve fluvizemi z nivy řeky Litavky měla za následek vznik chloróz, opad listů a omezení 
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tvorby biomasy u všech sedmi sledovaných klonů vrb. Obecně nejvyššího odběru Cd 

z půdy bylo dosaženo u vrb na středně znečištěné kambizemi v okolí Příbrami, a to díky 

vysoké akumulaci Cd (maxima v listech 108 mg·kg-1 v prvním roce a 204 mg·kg-1 v druhém 

roce pokusu) spojené s vysokou produkcí biomasy. Nejvyšší celkový odběr Zn byl 

zaznamenán u vrb na fluvizemi „Litavka“, díky vysokému obsahu Zn v pletivech vrby 

(maxima v listech 5061 mg·kg-1 v prvním roce a 4484 mg·kg-1 v druhém roce pokusu) 

navzdory významné redukci biomasy. K podobným závěrům vedly také pokusy Fischerové 

et al. (2006) a Tlustoše et al., (2007), i v těchto studiích byly u vrb nejvyšší obsahy Cd 

a Zn nalezeny v listech, zatímco prvky As a Pb byly hromaděny především v kořenech. 

Schopnost vrb akumulovat Cd a Zn především v listech potvrzují i další autoři 

(Van Slycken et al., 2013; Kacálková et al., 2015; Mayerová et al., 2017). 

2.2.5.1.2 Výnos biomasy vrb 

Vedle schopnosti akumulovat a tolerovat RP je pro fytoextrakční technologie 

významným parametrem také výnos biomasy použitých rostlin. Mezi nejvýkonnější klony 

vrb v produkci biomasy patří kříženec S. smithiana (Tlustoš et al., 2007; Mrnka et al., 

2011), který je spontánním hybridem S. viminalis a S. caprea. V devítiletém polním pokusu 

(3 obmýtí) tento klon dosáhl výnosu přes 14 t·ha-1·rok-1 suché biomasy (Weger, 2008) 

a jeho výnos neklesal i v následující čtvrté sklizni (Weger a Bubník, 2011). Tlustoš et al. 

(2007) uvádějí pro tento klon výnosy suché biomasy vypočtené z nádobového pokusu 

na středně kontaminované půdě RP po první sklizni jen 2 5 t·ha-1·rok-1. Podle Havlíčkové 

et al. (2010) výnos biomasy z první sklizně bývá přibližně asi 30 % oproti výnosu biomasy 

z následujících sklizní. Dalšími často pěstovanými vrbami ve výmladkových plantážích 

s krátkou dobou obmýtí jsou tzv. „švédské vrby“, které byly většinou vyšlechtěny 

z kříženců vrby S. viminalis. Tato skupina vrb zahrnuje registrované odrůdy např. klon 

Tordis, Tora, Orm a mnohé další (Havlíčková et al., 2010). Sevel et al. (2014), 

zaznamenali výnosy klonu Tordis ve druhém dvouletém obmýtí v rozmezí od 8,7 11,9 

t sušiny·ha-1·rok-1 a Larsen et al. (2016) uvádějí výnos pro tento klon ve druhém tříletém 

obmýtí 7,2 až 10,2 t sušiny·ha-1·rok-1 v závislosti na režimu používání hnojiv. Výnos 

biomasy klonů RRD nezáleží pouze na volbě klonu, ale zároveň i na podmínkách 

stanoviště (Mrnka et al., 2011; Larsen et al., 2014). Klon Tordis v první sklizni po tříletém 

růstu na pěti odlišných stanovištích dosáhl ve studii Larsena et al. (2014) výnosu biomasy 

rozmezí 5,2 10,2 t sušiny ha-1·rok-1, podobných výsledků jako klon Tordis dosáhl i klon 

Tora, ale pouze na dvou nejlepších stanovištích. Naopak, Pulford et al. (2002), u klonu 



16 

 

Tora zaznamenali po prvním roce růstu na silně kontaminované půdě  výnos sušiny pouze 

0,09 t·ha-1·rok-1. 

2.2.5.2 Topoly 

Jedná se o opadavé listnaté dřeviny, které jsou dvoudomé a většinou větrosnubné. 

Listy jsou střídavě postavené, řapíkaté. Květy jsou v jehnědách, jednopohlavné, stopkaté 

a rozvíjí se před rašením listů, plody jsou tobolky. Zástupci rodu topol jsou na severu 

rozšířeni až v lesotundře, na jihu se vyskytují po Himálaj, Eufrat, severní Afriku či Floridu. 

Tento rod zahrnuje dle užšího vymezení asi 110 druhů. Díky snadné vegetativní 

reprodukci topolů jsou v kultuře jako kultivary rozšířeny stovky kříženců (Mottl 

a Úradníček, 2003). 

2.2.5.2.1 Schopnost topolů tolerovat a akumulovat rizikové prvky 

 Topoly stejně jako vrby jsou schopny akumulovat RP a transportovat je z kořenů 

do nadzemních částí rostlin za současné vysoké produkce biomasy. Tyto schopnosti 

a fytoextrakční potenciál tří klonů topolů zkoumali Di Lonardo et al. (2011) in vitro. Jednalo 

se o dva autochtonní klony a jeden komerční klon druhu Populus alba L. Oba autochtonní 

klony vykazovaly vyšší obsahy RP (Cd, Cu, Zn), avšak díky vyššímu výnosu biomasy byl 

největší odběr RP zaznamenán u komerčního klonu. 

Schopnost akumulovat a tolerovat RP u topolů byla zkoumána v mnoha 

nádobových pokusech, např. Komárek et al. (2008) a Nikolić et al. (2017). Fytoextrakční 

potenciál dvou klonů topolů (Populus trichocarpa Torr. A Gray × P. koreana Rehd.; 

Populus nigra × P. maximowiczii Henry.), tří klonů vrb a dvou hyperakumulujících rostlin 

zkoumali také Fischerová et al. (2006) ve dvouletém nádobovém pokusu. 

Hyperakumulátory potvrdily svou vysokou schopnost akumulovat RP, ale i přes vysoké 

obsahy RP v jejich pletivech, nebyl nalezen žádný významný rozdíl mezi nimi a RRD 

v remediační výkonnosti vyjádřené pomocí remediačního faktoru (RF): P. trichocarpa – Cd 

= 20,4 mg·kg-1 (roční RF 5 %); Pb = 17,3 mg·kg-1 (roční RF 0,024 %); Zn = 337 mg·kg-1 

(roční RF 1,61 %), P. nigra – Cd = 17,3 mg·kg-1 (roční RF 4,6 %); Pb = 16,7 mg·kg-1 (roční 

RF 0,025 %); Zn = 344 mg·kg-1 (roční RF 1,77 %), a to díky vyšší produkci biomasy 

u klonů RRD. Také v polním pokusu Mayerové et al. (2017) s jednou vrbou (Salix × fragilis 

L.), dvěma klony topolu (klon J 104 a klon J 105 oba kříženci Populus nigra × 

P. maximowiczii Henry) a s několika bylinnými energetickými rostlinami, potvrdily RRD 

svůj fytoextrakční potenciál, avšak lepších fytoextrakčních výsledků dosáhla vrba i když 

oba topolové klony měly o něco vyšší výnos biomasy. Během tří let klon J 104 odebral 
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60,2 g·ha-1 Cd, 80,8 g·ha-1 Pb a 2,5 kg·ha-1 Zn a klon J 105 odebral 66,2 g·ha-1 Cd, 81,9 

g·ha-1 Pb a 2,8 kg·ha-1 Zn. 

 Laureysens et al. (2004a; 2004b) ověřili schopnost topolů tolerovat a hromadit RP 

v polním pokusu založeném v roce 1996. Sedmnáct klonů topolů bylo pěstováno na půdě 

kontaminované Cd (0,8 mg·kg-1), Zn (160 mg·kg-1) a dalšími prvky v areálu bývalé odpadní 

skládky nedaleko Antverp. Pro další výzkum bylo vybráno 6 klonů s vysokým 

fytoextrakčním potenciálem a vysokou produkcí biomasy (Balsam Spire, Hazendans, Fritzi 

Pauley, Trichobel, Gaver a Wolterson). Po dalších dvou letech pěstování nejlepších 

výsledků v akumulaci Cd a Zn dosáhl klon Balsam Spire (57 g·ha-1 Cd; 2,0 kg·ha-1 Zn) 

a klon Wolterson (47 g·ha-1 Cd; 2,4 kg·ha-1 Zn). Tyto dva klony se vyznačovaly četnými 

menšími výhonky a vysokou míru hromadění Cd a Zn (Laureysens et al., 2005). 

2.2.5.2.2 Výnos biomasy topolů 

Mezi nejproduktivnější a nejčastěji pěstované klony výmladkových plantáží v České 

republice podle Wegera (2009) a Wegera a Bubeníka (2011) patří kříženci Populus 

maximowiczii × P. nigra, především klon J 105 a klon J 104 (Weger, 2009; Mrnka et al., 

2011). U těchto klonů topolů, označovaných též jako „japonské topoly“ jsou typické výnosy 

na nekontaminovaných půdách 6 18 t sušiny·ha-1·rok-1. Fortier et al. (2010) pěstovali 

v šestiletém obmýtí křížence Populus maximowiczii × P. nigra na úrodných březích potoků 

v Kanadě s výnosem 12 t sušiny·ha-1·rok-1. K podobným výsledkům dospěl i Weger (2009), 

který u klonu stejného původu dosáhl v šestiletém obmýtí výnosu 11,7 t sušiny·ha-1·rok-1, 

avšak pokud byl tento klon sklízen v tříletém obmýtí, jeho výnos poklesl na 9,2 t sušiny· 

ha 1·rok-1 a při každoroční sklizni měl výnos pouhých 5,7 t sušiny·ha-1·rok-1. Nielsen et al. 

(2014) ve své studii odhadli výnos tohoto klonu po 13 letech pěstování pouze na 5,1 

t sušiny·ha-1·rok-1. V tříletém polním pokusu Mayerové et al. (2017), ve kterém byl klon 

J 105 pěstován na kontaminované půdě bez použití hnojiv, byl jeho výnos odhadnut 

v prvním roce na 8,2 t·ha-1, ve druhém roce na 11,9 t·ha-1 a ve třetím roce na 13,8 t·ha-1. 

Podle Wegera (2009) pro hybridy Populus maximowiczii × P. nigra je nejvhodnější délka 

obmýtí 5 6 let. V pokuse Benetky (2009) s pěti klony P. nigra (klony: 107, 113, 202, 210, 

301) z místní subpopulace a s jedním hybridním klonem NE 42 se výnosy sušiny 

v po sobě jdoucích sklizních pohybovaly, podle typu stanoviště a klonu, v rozmezí 0,8 9,4 

t·ha-1·rok-1 v první sklizni, 1,3 11.4 t·ha-1·rok-1 v druhé sklizni a 9,4 26,1 t·ha-1·rok-1 ve třetí 

sklizni. Ve studiích Laureysense et al. (2004a; 2004b) bylo na mírně kontaminované 

zemině RP testováno 17 klonů ze šesti skupin topolů. Výnosy napříč všemi skupinami se 
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pohybovaly v rozmezí 2,2 11,4 t·ha-1·rok-1. U skupiny klonů D × T (P. deltoides × 

P. trichocarpa) byl výnos sušiny v rozmezí 2,8 3,7 t·ha-1·rok-1, u skupiny klonů D × N 

(P. deltoides × P. nigra) se výnos sušiny pohyboval v rozmezí 2,2 5,2 t·ha-1·rok-1, u klonu 

ze skupiny T × B (P. trichocarpa × P. balsamifera) byl výnos sušiny 4,8 t·ha-1·rok-1; u klonu 

ze skupiny N (P. nigra) byl výnos sušiny 8,2 t·ha-1·rok-1; u skupiny klonů T (P. trichocarpa) 

se výnos sušiny pohyboval v rozmezí 8 8,5 t·ha-1·rok-1 a ve skupině klonů T × D 

(P. trichocarpa × P. deltoides) byl výnos sušiny v rozmezí 3,7 11,4 t·ha-1·rok-1. Nielsen 

et al. (2014) ve své studii odhadují výnos klonu Wolterson po 13 letech pěstování pouze 

na 1 t sušiny·ha-1·rok-1. Verlinden et al. (2013) uvádějí výnos tohoto klonu v prvním 

dvouletém obmýtí 2,78 t sušiny·ha-1·rok-1, a ve druhém dvouletém obmýtí Verlinden et al. 

(2015) uvádějí výnos přibližně 11 t sušiny·ha-1·rok-1. 

2.2.5.3  Zlepšení fytoextrakčního potenciálu rychle rostoucích dřevin 

Produkce biomasy u RRD využitých ve fytoextrakčních technologiích se zdá být 

velmi významným parametrem (Komárek et al, 2008). Fytoextrakční potenciál RRD lze 

tedy zvýšit pomocí vhodných agrotechnických zásahů, které mají pozitivní vliv na zvýšení 

výnosu biomasy. Hlavní agrotechnickou operací těsně po výsadbě je omezování 

zaplevelení, neboť je dobře známo, že konkurence plevelů může snížit výnos RRD 

v průběhu roku výsadby (založení porostu), ale také může mít vážné dopady na výnos 

i v následujících letech (Clay a Dixon, 1997; Larsen et al 2014). I když výmladkové 

plantáže jsou poměrně nenáročné na živiny, je třeba doplnit odebrané živiny hnojením 

v podobě minerálních nebo organických hnojiv. Vhodnými organickými hnojivy 

pro výmladkové plantáže mohou být hnůj, kejda, kompost a případně také digestát 

a stabilizované kaly ČOV (Mrnka et al., 2011; Placek et al., 2017), jejichž použití 

pro hnojení běžných plodin určených pro produkci potravin není zcela vhodné, neboť 

mohou obsahovat vysoká množství různých látek a RP (Hanč et al., 2007). Aplikace 

čistírenských kalů do půdy má příznivý vliv na její úrodnost a fyzikální vlastnosti, zvyšuje 

pórovitost půdy, stabilitu půdních agregátů (Pagliai a Antisari, 1993; Placek et al., 2017) 

a dodává do půdy velké množství makroživin (N, P) a organické hmoty, což má pozitivní 

vliv na produkci biomasy. Podle Chaney et al. (1999) a Placek et al. (2017) aplikace 

čistírenského kalu do půdy může mít také vliv na snížení příjmu RP z půdy, neboť aplikace 

organických hnojiv může omezit mobilitu a přijatelnost těchto prvků pro rostliny. Dalšími 

možnostmi jak ovlivnit mobilitu, akumulaci RP a výnos RRD může být aplikace 

bakteriálního (Złoch et al., 2017), ektomykorhizního (Phanthavongsa et al., 2017) 
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nebo endofytického (Berthelot et al., 2017) inokula či různých činidel jako je např. EDTA 

(Shahid et al., 2014; Antoniadis et al., 2017). Vliv na fytoextrakční potenciál může mít také 

délka obmýtí, či období, ve kterém je sklizeň provedena. Podle Michels et al. (2018) je 

sklizeň topolů ve vegetačním období i s listy klíčovou součástí fytoextrakce Cd a Zn. Podle 

Van Slycken et al. (2013) by se při sklizni vrb i s listem mohl zvýšit potenciál fytoextrakce 

u Cd až o 40 %. 

2.3 Metody remediace půd 

Místem, kde se RP zachycují a případně i dále koncentrují, je především půda, 

která je svými vlastnostmi přímo předurčena poutat kontaminanty. Proto je právě půda 

nejčastěji zmiňována v souvislosti s remediacemi (Tlustoš et al., 2004). K úspěšnému 

provedení remedice je třeba stanovit: (i) povahu kontaminantu a rizik biopřístupnosti, 

(ii) přesný rozsah kontaminace, a to jak plošné, tak i objemové a možné riziko jejího 

pohybu, (iii) hraniční hodnoty remediační úrovně, neboli jakých výsledných hodnot má být 

dosaženo a v jakém časovém intervalu a po té na základě zjištěných informací určit 

způsob remediace (Mulligan et al., 2001; Tlustoš et al., 2004). 

Metody remediace lze rozdělit podle několika parametrů. Evanko a Dzombak (1997) 

dělí metody remediace do několika kategorií na základě používaného přístupu: izolace, 

imobilizace, redukce toxicity, fyzická separace a extrakce. Metody remediace můžeme 

dále rozdělit na ex situ techniky, které představují odtěžení, odvoz a následnou 

dekontaminaci zeminy a in situ techniky, které jsou většinou více šetrné k půdě a jsou 

prováděny přímo v místě kontaminace. Některé z metod lze použít in situ i ex situ. Oba 

způsoby využívají chemických, fyzikálních a biologických principů (Boopathy, 2000; 

Tlustoš et al., 2004). 

2.3.1 Fyzikální a chemické metody 

Fyzikální separace - jedná se o procesy prováděné ex situ, které separují 

kontaminovaný materiál od zbylé půdní hmoty využitím určitých fyzikálních charakteristik 

RP a půd. K dosažení tohoto cílů, je použito několik postupů. Patří mezi ně: sítování, 

hydrocyklony, fluidní lože nebo magnetická separace. Tato metoda se používá nejčastěji 

k předčištění půdy, čímž dojde ke snížení objemu kontaminované zeminy (Evanko 

a Dzombak, 1997; Mulligan et al., 2001; Tlustoš et al., 2004). 

Pyrometarulgická extrakce - jedná se převážně o ex situ metodu, která využívá 

vysokých teplot 200 700 °C k odpařování nečistot. Tyto metody jsou nejvíce používány 
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pro rtuť, protože snadno těká. Metoda je vhodná především pro vysoce kontaminované 

půdy (Evanko a Dzombak, 1997; Mulligan et al., 2001). 

Praní půdy (chemické vyluhování) – při této ex situ metodě mohou být  RP 

odstraněny z půdy za použití různých činidel přidávaných do půdy. To může být 

provedeno v reaktorech nebo na haldách zeminy. Jako činidla jsou používány anorganické 

kyseliny, jako je kyselina sírová a chlorovodíková s hodnotou pH menší než 2, organické 

kyseliny, včetně kyseliny octové a kyseliny citrónové, chelatační činidla, jako je například 

kyselina ethylendiamintetraoctová a různé jejich kombinace. Tato metoda je nejúčinnější 

u písčité půdy (Mulligan et al., 2001). 

Izolace ložiska kontaminace - jednou z in situ strategií remediace půd je izolace 

kontaminantů, aby se zabránilo jejich dalšímu šíření. K tomu lze použít vertikálních 

či horizontálních stěn zhotovených z oceli, cementu, bentonitu a malty, čímž dojde 

k úplnému uzavření ložiska kontaminace (Mulligan et al., 2001). 

Solidifikace/stabilizace (S/S) - další možností jsou solidifikační a stabilizační 

in situ technologie, které izolují samotné nečistoty a nikoli celá kontaminovaná ložiska. 

Solidifikace je zapouzdření kontaminující látky v pevné matrici, zatímco stabilizace 

zahrnuje chemické reakce, vedoucí ke snížení mobility nečistot (Evanko a Dzombak, 

1997; Mulligan et al., 2001; Tlustoš et al., 2004). Anorganická pojiva, například cement, 

popílek a organická pojiva, jako je bitumen se používají k vytvoření krystalického, 

skelného nebo polymerního obalu kolem polutantu. Dominantním mechanismem, kterým 

jsou RP imobilizovány je vysrážení hydroxidů v rámci pevné matrice a vyluhovatelnost RP 

z této matrice je závislá na rozpustnosti těchto hydroxidů (Li et al., 2001). Půdy mohou být 

remediovány tímto způsobem in situ, ale i odtěženy (Evanko a Dzombak, 1997; Mulligan 

et al., 2001; Tlustoš et al., 2004). 

Vitrifikace - je solidifikačně stabilizační proces vyžadující tepelnou energii 

(1600 2000 °C), vytvořenou pomocí elektrod vložených do půdy, čímž dojde k roztavení 

půdy. Vzniká sklovitá tavenina, která v sobě uzavře netěkavé polutanty. Remediovaná 

zemina touto metodou by měla obsahovat dostatek Si, Al a oxidů alkalických kovů 

(Evanko a Dzombak, 1997; Mulligan et al., 2001; Tlustoš et al., 2004). 

Vymývání půdy - principem této in situ metody je solubilizace (převedení 

do roztoku) kontaminantu, pomocí proplachování půdy vodou (Mulligan et al., 2001). 

Elektrokinetická dekontaminace - je in situ proces, při kterém dochází 

k vytvoření elektrického proudu o nízké intenzitě mezi katodou a anodou, které jsou 

instalovány do podpovrchových vrstev kontaminované půdy. Ionty RP se pohybují 
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mezi elektrodami, anionty směřují ke kladné elektrodě a kationty k záporné elektrodě 

(Evanko a Dzombak, 1997; Mulligan et al., 2001). Kovy mohou být odstraněny 

elektrolytickým pokovováním nebo vysrážením na elektrodách (Smith et al., 1995). 

Chemické procesy - chemické reakce se používají ke snížení toxicity nebo mobility 

RP. Pro tento účel se používají tři typy reakcí: oxidace, redukce, a neutralizační reakce. 

Chemická oxidace a redukce mění oxidační stav RP. Změna oxidačního stavu kovů může 

vést k detoxikaci, vysrážení nebo rozpuštění RP. Neutralizační reakce se provádí 

za účelem nastavení kyselého nebo zásaditého pH půdy (Evanko a Dzombak, 1997; 

Mulligan et al., 2001). 

2.3.2 Biologické metody 

Odstraňování polutantů z kontaminovaných míst je možné provádět chemickými 

nebo fyzikálními procesy, či kombinací obou těchto procesů. To je většinou ekonomicky 

náročné a dochází přitom k větším zásahům do životního prostředí ve srovnání s možností 

využití přirozenějších biologických způsobů (Melenová a Demnerová, 2004). Biologické 

metody k dekontaminaci půdy, nebo jiných složek životního prostředí, využívají živé 

organismy, především mikroorganismy a rostliny. Primárně byly tyto technologie vyvinuty 

k sanaci organických polutantů, ale stále více se uplatňují při dekontaminaci RP (Evanko 

a Dzombak, 1997). Mezi biologické metody vhodné k sanaci půd můžeme řadit biologické 

procesy s využitím mikroorganismů, které probíhají prostřednictvím různých mechanismů, 

jako je oxidačně redukční reakce, sorpce a methylace, nebo fytoremediační metody, které 

jsou realizovány pomocí rostlin. 

2.3.2.1  Bioremediace 

Mezi hlavní metody bioremediace patří tzv. bioleaching a oxidačně-redukční reakce. 

Bakterie rodu Thiobacilus sp. v aerobních, kyselých podmínkách oxidují kovové sulfidy 

na kyselinu sírovou, která pak desorbuje kovy z půdy. Další vyluhovací technikou, která 

má potenciál pro sanaci kontaminované půdy RP je produkce kyseliny citronové houbou 

Aspergillus niger a její následné působení, jako chelatačního činidla pro vyluhování kovů 

(Mulligan et al., 2001). 

Biosorpce je biologická metoda, která spočívá v zabudování RP do biomasy 

mikroorganismů. Tato metoda se používá hlavně pro odstraňování nízké koncentrace 

kovů ve vodě (Evanko a Dzombak, 1997). 
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Biologické oxidačně redukční procesy mohou snížit např. mobilitu chromu. 

Mobilní a toxický Cr (VI) je pomocí bakterie Bacillus subtilis redukován na Cr (III), který je 

méně mobilní a téměř netoxický. 

 Biomethylace obnáší navázání methylové skupiny (-CH3) pomocí aktivity 

mikroorganismů na RP, jako je As, Hg, Cd nebo Pb, čímž se zvýší těkavost RP (Mulligan 

et al., 2001; Fišer et al., 2014). 

2.3.2.2  Fytoremediace 

Fytoremediace jsou technologie, ve kterých se využívají rostliny k odstranění 

polutantů z prostředí, nebo je činí méně škodlivými. Fytoremediace zahrnují dva základní 

procesy, a to imobilizaci RP a nebo jejich odstranění (Wenzel et al., 1999; Bolan et al., 

2014). Stabilizační metody, jako je fytostabilizace a fytoimobilizace neodstraňují RP 

z kontaminované půdy, ale snižují jejich mobilitu a tím i riziko jejich vstupu do potravního 

řetězce. Naopak, metody určené k odstraňování RP z půdy, mohou někdy mobilitu těchto 

prvků v půdě dokonce zvyšovat za účelem jejich snadnějšího příjmu rostlinami. 

Mezi metody vedoucí k odstranění RP z půdy patří fytoextrakce, fytodegradace 

a fytovolatizace (Wenzel et al., 1999). 

Fytostabilizace využívá rostlin tolerantních k RP pro mechanickou stabilizaci 

znečištěných půd a prevenci vodní a větrné eroze. Zároveň může dojít ke snížení 

extrahovatelnosti RP díky vyšší úrovni evapotranspirace v porovnání s půdou 

bez vegetačního pokryvu (Wenzel et al., 1999; Favas et al., 2014). 

Fytoimobilizace omezuje pohyb a transport rozpustných kontaminantů, a to díky 

tomu, že rostliny sníží jejich pohyblivost v půdě (Wenzel et al., 1999). 

Fytodegradace je proces, kdy po přijetí organických polutantů do rostliny dochází 

k jejich degradaci uvnitř rostlinných pletiv nebo pomocí mikroorganismů v blízkosti kořenů 

(Wenzel et al., 1999; Favas et al., 2014). 

Fytovolatilizace je proces transformace, degradace a volatizace těkavých 

sloučenin kontaminujících půdu pomocí rostlin a mikroorganismů (Wenzel et al., 1999; 

Favas et al., 2014). 

Schematické znázornění těchto výše popsaných fytoremediačních principů je 

uvedeno v obrázku 2. 
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Obr. 2. Znázornění fytoremediačních strategií (upraveno dle Favas et al., 2014). 

 

 

2.3.2.2.1 Fytoextrakce 

Fytoextrakce je metoda, při které dochází k extrakci RP a anorganických 

a organických sloučenin z půdy jejich příjmem do rostliny, kde jsou transportovány 

do nadzemní biomasy rostlin (Wenzel et al., 1999; Blaylock et al., 2000; Favas et al., 

2014). Tento proces schematicky znázorňuje obrázek 3. Fytoextrakční technologie jsou 

nejen relativně levné a ohleduplné k životnímu prostředí, neboť zanechávají půdu 

strukturálně, chemicky a biologicky nepoškozenou, ale v případě, že jsou realizovány 

pomocí RRD jsou z dlouhodobého hlediska i ekonomicky návratné, díky využití dřeva 

pro průmyslové nebo energetické zpracování. Dalšími výhodami fytoextrakčních 

výmladkových plantáží RRD je jejich pozitivní vliv na biodiverzitu, sekvestraci uhlíku 

a podružné omezení vodní a větrné eroze, čímž zabraňují úniku RP do okolí. 

Fytoextrakční metody jsou však časově většinou velmi náročné (Michels et al., 2018) 

a v praxi se zatím nevyužívají (Favas et al., 2014). 

 



24 

 

Obr. 3. Schématické znázornění fytoextrakce RP z půdy (upraveno dle Favas et al., 2014). 

 

 

Výnos biomasy a akumulační schopnosti některých klonů vrb a topolů byly již 

zmíněny v kapitole 2.2.5. Celkový obsah prvku v nadzemní biomase je však pouze jedním 

ze sledovaných parametrů u rostlin, použitých ve fytoextrakčních technologiích. 

Nejvýznamnější parametrem je patrně remediační faktor (RF), který představuje 

procentuální podíl prvku odstraněného z určitého objemu půdy s ohledem na koncentraci 

prvku v rostlině a rozsah sklizně (Fišerová et al., 2006; Komárek et al., 2008). 

V nádobovém experimentu Fischerové et al. (2006) byla u vrb a topolů nižší koncentrace 

sledovaných RP ve výhonech kompenzována značnou produkcí biomasy ve srovnání 

s hyperakumulačními druhy rostlin s vyššími koncentracemi RP a nízkým výnosem 

biomasy. Výsledky pokusů Vysloužilové et al. (2003a), ale i dalších autorů (Jensen et al., 

2009), ukazují, že RRD se zdají být vhodnými fytoextrakčními rostlinami, ale pouze 

na mírně a středně kontaminovaných půdách. Přesto, že odběr Zn na silně kontaminované 

fluvizemi „Litavka“ byl nejvyšší, RF byl velmi nízký (pod 1 %) vzhledem k extrémně 

vysokému obsahu Zn v půdě. Avšak na středně kontaminované kambizemi „Příbram“ 

dosáhl RF pro Cd 20 % a pro Zn 4 % po dvou letech trvání experimentu (Vysloužilová 

et al., 2003a). 
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Stále ještě není známo mnoho výsledků z polních pokusů, obzvláště těch 

dlouhodobých. Schopnosti klonů vrb a topolů tolerovat a akumulovat RP (Cd a Zn) 

prověřovali v polních pokusech např. Van Slycken et al. (2013), Hu et al. (2014), 

Kacálková et al. (2015); Mleczek et al. (2017) a Michels et al. (2018). Ve čtyřletém polním 

pokusu Jensen et al. (2009) bylo dosaženo nejvyšších RF pouze 0,13 % pro Cd a 0,29 % 

pro Zn. Schmidt (2003) a také Antoniadis et al. (2017) uvádějí, že rostliny pěstované 

v nádobových pokusech odebírají vyšší množství těžkých kovů, než v přírodních 

podmínkách. V polním pokusu lze předpokládat, že bude dosaženo pouze 20 % RF 

v porovnání s RF v řízeném nádobovém pokusu. Také Dickinson a Pulford (2005) popsali 

rozdíly mezi teoretickými výpočty a skutečnými výsledky z polních experimentů. Existuje 

několik důvodů, proč tomu tak je: (i) kořeny rostlin se záměrně vyhýbají ohniskům 

kontaminace, (ii) část odstraněných RP je uložena v listech, které opadají a nejsou 

sklizeny a (iii) obsahy některých RP bývají v kořenech vysoké a kořeny nejsou při sklizních 

RRD sklizeny. 

Z těchto důvodů je potřebný další výzkum fytoextrakčních technologií s použitím 

RRD v polních experimentech, kde lze v praxi ověřit účinnost některých zlepšovacích 

návrhů pro zvýšení remediačního potenciálu, zjištěných v řízených laboratorních 

a nádobových pokusech, jako jsou např.: (i) aplikace extrakčních činidel ke zvýšení 

mobility RP v půdě a tím zvýšení jejich dostupnosti RRD; (ii) aplikace mykorhizního 

inokula nebo hnojiv pro podporu tolerance RRD k RP a zvýšení výnosu biomasy; 

(iii) zavedení sklizně RRD ve vegetačním období, kdy může být nadzemní biomasa 

sklízena i s listy; (iv) optimalizace délky obmýtí pro konkrétní klony nebo druhy RRD. 
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3 Vědecké hypotézy a cíle práce 

Tato práce se zabývá výzkumem schopnosti rychle rostoucích dřevin akumulovat 

rizikové prvky a je zaměřena na klony RRD z rodu Salix spp. a z rodu Populus spp. 

pěstovaných výmladkovým způsobem v přirozených polních podmínkách na lokalitě 

Podlesí v blízkosti města Příbram, na půdě která je středně kontaminovaná rizikovými 

prvky, zejména Cd, Pb a Zn. Pro hodnocení fytoextrakčního potenciálu čtyř vybraných 

klonů vrb a topolů a pro hodnocení rizik při nakládání se sklizenou kontaminovanou 

biomasou těchto klonů byly stanoveny následující hypotézy: 

 

1. Odběr rizikových prvků při sklizni rychle rostoucích dřevin prováděné jednou za čtyři 

roky bude pravděpodobně odlišný oproti sklizni prováděné po dvou letech. Odběr 

rizikových prvků a produkce biomasy budou dále ovlivněny termínem sklizně 

a bude odlišná ve vegetačním období a v období vegetačního klidu. 

2. Tvorba biomasy a s ní spojený odběr rizikových prvků budou závislé na aplikaci 

čistírenského kalu. 

3. Při skladování sklizené kontaminované biomasy existuje reálné riziko zpětného 

uvolnění rizikových prvků z této biomasy do prostředí. 

 

K potvrzení uvedených hypotéz byly stanoveny následující cíle: 

 

1. Sledování změn tvorby biomasy a obsahů rizikových prvků nahromaděných 

v biomase rychle rostoucích dřevin, pěstovaných v reálných přírodních podmínkách 

a sklízených jednou za dva nebo jednou za čtyři roky. Obsahy rizikových prvků 

budou mezi sebou porovnávány a na základě zjištěných rozdílů bude objasněn vliv 

délky časového intervalu mezi sklizněmi na odběr rizikových prvků rostlinami. Dále 

budou posouzeny rozdíly mezi obsahy rizikových prvků nahromaděnými v pletivech 

rychle rostoucích dřevin sklizených ve vegetačním období a v rostlinách sklizených 

v období vegetačního klidu a dlouhodobý vliv těchto letních sklizní na výnos 

biomasy rychle rostoucích dřevin. 

2. Posouzení účinku aplikace čistírenského kalu na produkci biomasy rychle 

rostoucích dřevin, mobilitu a příjem rizikových prvků rostlinami a jejich hromadění 

v jednotlivých rostlinných částech. 

3. Posouzení míry uvolnění rizikových prvků do roztoku při vyluhování sklizené 

kontaminované biomasy v laboratorních podmínkách. 
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5 Sumární diskuze 

V první části sumární diskuse (podkapitola 5.1) jsou shrnuty poznatky z vědeckých 

článků (detaily viz podkapitoly 4.1, 4.2, 4.3 a 4.4), které jsou zaměřeny na fytoextrakční 

potenciál rychle rostoucích dřevin (RRD), jejich schopnost akumulovat rizikové prvky (RP) 

a zároveň produkovat poměrně velké množství biomasy. Dva klony z rodu Salix spp. 

značené jako S1 a S2 (S1 = klon TORDIS (S. schwerinii × S. viminalis) × S. viminalis); S2 

= klon S 218 (S. × smithiana)) a dva klony z rodu Populus spp. značené jako P1 a P2 (P1 

= klon J 105 (P. nigra × P. maximowiczii); P2 = klon WOLTERSON (P. nigra)) byly 

pěstovány na pokusné plantáži v Podlesí, nedaleko města Příbram, na středně 

kontaminované půdě RP, především Cd, Pb a Zn. Pokusná plocha byla osázena v dubnu 

2008. Část vysazených klonů byla ponechána bez zásahu a část byla hnojena 

čistírenským kalem. V roce 2009 pokračovala další výsadba klonů. Na počátku roku 2012 

byly odebrány vzorky klonů RRD z obou výsadeb a následně byly tyto výsadby sklizeny. 

V kontrolní variantě výsadeb 2008 byly, za účelem chování distribuce prvků, odebrané 

vzorky nadzemních částí klonů rozděleny rozřezáním podle svého stáří na čtyři skupiny 

výhonů. Stejně staré výhony totožných klonů byly nejprve dále rozděleny na kůru a dřevo, 

poté vysušeny při 60 °C, zváženy a pak dále analyzovány na obsah prvků (podkapitola 

4.1). Vedle výzkumu distribuce prvků v klonech RRD, byl také posuzován vliv hnojení 

čistírenským kalem na fytoextrakční potenciál těchto klonů (podkapitola 4.2). Následně 

po sklizni v roce 2012 byly všechny experimentální bloky (8 bloků) kontrolní varianty 

výsadeb 2008 rozděleny na polovinu, kdy jedna polovina klonů z každého bloku byla 

sklizena po dvou letech (poprvé v únoru 2014 a podruhé v únoru 2016) a druhá polovina 

byla sklizena až po čtyřletém období v únoru 2016. Sklizená biomasa z obou sklizní 

i z obou polovin bloků byla kvantitativně hodnocena a analyzována na obsah RP 

za účelem zjištění vlivu délky časového intervalu mezi sklizněmi na akumulaci RP 

v klonech a na dlouhodobou produkci biomasy (podkapitola 4.4). Stejně tak byly rozděleny 

na polovinu všechny 4 pokusné bloky kontrolní varianty výsadeb z roku 2009, kde 

na jedné polovině byly klony sklízeny ve vegetačním období i s listem (v září 2013) 

a na druhé polovině bloku byly sklízeny v období vegetačního klidu bez listí (v únoru 2014) 

za účelem posouzení vlivu termínu sklizně na jejich fytoextrakční potenciál (podkapitola 

4.3). Všechny rostlinné vzorky byly rozloženy suchou cestou. Obsahy v nich přítomných 

RP byly stanoveny optickou emisní spektrometrií s indukčně vázaným plazmatem 

(ICP OES) a obsahy živin byly stanoveny plamenovou atomovou absorpční spektrometrií 

(FAAS). 
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Druhá část diskuse (podkapitola 5.2) je věnována problematice možného 

uvolňování RP ze sklizené biomasy RRD zpět do prostředí. Tato problematika je řešena 

v posledním přiloženém vědeckém článku (detaily viz podkapitola 4.5). Sklizená biomasa 

klonů RRD byla vyluhována v laboratorních podmínkách za účelem posouzení, v jaké míře 

se budou potencionálně rizikové prvky (Cd, Cu, Fe, Mn, Pb, Zn) uvolňovat z této biomasy. 

Biomasa větví a listů u klonu S2 (klon S 218 (S. × smithiana)) a klonu P1 (klon J 105 

(P. nigra × P. maximowiczii)), čerstvá nebo vysušená byla ponechána kompaktní nebo 

štěpkovaná, vyluhována dvěma typy výluhů, které simulovaly neutrální (deonizovaná 

voda; pH = 7) nebo kyselé (0,5 mmol·L−1 H2SO4, pH = 3) dešťové srážky. Sledované prvky 

v biomase i ve výluzích byly stanoveny optickou emisní spektrometrií s indukčně vázaným 

plazmatem (ICP OES). 

5.1 Fytoextrakční potenciál rychle rostoucích dřevin 

Množství odstraněných RP z půdy při použití fytoextrakční metody je součinem 

dvou parametrů: výnosu sklizené nadzemní biomasy rostlin, použitých k fytoextrakci 

a obsahu RP v pletivech těchto rostlin (Antoniadis et al., 2017). 

5.1.1 Výnos biomasy a mortalita klonů RRD 

Výnos biomasy klonů RRD záleží na mnoha aspektech. Nejen na konkrétním klonu 

RRD (Mrnka et al., 2011; Larsen et al., 2014; Mleczek et al, 2017), ale také na výběru 

stanoviště (Larsen et al., 2014) a jeho půdních a klimatických podmínkách (Mrnka et al., 

2011; Larsen et al., 2014). Další vliv na výnos biomasy RRD mají mikroklimatické 

a ekologické podmínky, především intenzita zaplevelení v prvních letech po výsadbě 

(Larsen et al., 2014), výskyt houbových chorob a hmyzích škůdců (Mrnka et al., 2011) 

a samozřejmě míra kontaminace půdy (Vysloužilová et al., 2003a). Nemalou měrou 

mohou výnos biomasy a tím i fytoextrakční potenciál RRD ovlivnit různé agronomické 

zásahy, jako je aplikace hnojiv (Sevel et al., 2014; Larsen et al., 2016) či délka obmýtí 

(Weih et al., 2004; Weger et al., 2013; Nielsen et al., 2014). 

Ve všech našich zde uvedených vědeckých publikacích byly hodnoceny čtyři stejné 

klony (S1, S2, P1 a P2) na stejném stanovišti, přesto se při různých ošetřeních nepatrně 

měnilo pořadí klonů podle závislosti na výši výnosu biomasy. V první sklizni výsadeb 2008 

provedené v únoru 2012 po čtyřech letech růstu bylo dosaženo jen velmi malých výnosů, 

které se v závislosti na klonu pohybovaly v rozmezí od 0,25 do 1,5 t sušiny·ha-1·rok-1 (viz 

tabulka 4 podkapitola 4.1 a 4.2; obrázek 1a podkapitola 4.4). Nejvyššího výnosu dosáhl 

klon P1. Výnosy dalších klonů klesaly v pořadí S2 > P2 > S1. Ve variantě hnojené 
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čistírenským kalem, obecně klony RRD dosáhly ještě nižších výnosů (v rozsahu 0,26 0,65 

t sušiny·ha-1·rok-1) než v kontrolní variantě s výjimkou klonu S1 a jejich výnos klesal 

v pořadí S2 > S1 > P1 > P2 (viz tabulka 4 v podkapitole 4.2). Snížení výnosů, a to 

především u topolových klonů P1 a P2, bylo pravděpodobně způsobeno vyšším výskytem 

plevelů na variantě ošetřené čistírenským kalem. Podle Benetky (2009) jsou kříženci 

P. nigra velmi silné heliofyty. V důsledku nadměrného rozšíření plevelů na blocích 

hnojených kalem mohlo dojít k jejich intenzivnímu zastínění a následnému poklesu výnosu 

a zvýšené mortalitě. Naopak klon S1, ve studii Sevel et al. (2014) pozitivně reagoval 

na dávky hnojiv obsahujících N, včetně čistírenských kalů, podobně jako v naší studii. 

Podle Havlíčkové et al. (2010) výnos biomasy z první sklizně bývá přibližně asi 30 % oproti 

výnosům biomasy z následujících sklizní. To odpovídá i našim výsledkům, neboť roční 

výnosy v následující sklizni provedené v únoru 2014 v kontrolní variantě i ve variantě 

hnojené čistírenským kalem byly u všech klonů vyšší než v první sklizni (viz tabulka 4 

v podkapitole 4.2). Ve druhé sklizni se u většiny klonů, obzvláště u vrb, projevil pozitivní 

vliv aplikace čistírenského kalu na výnos biomasy, avšak to neplatilo pro klon P1. Výnos 

biomasy v kontrolní variantě se pohyboval v závislosti na klonu v rozmezí od 0,85 do 7 

t sušiny·ha-1 ·rok-1 a klesal v pořadí P1 > S2 > S1 > P2. V hnojené variantě byl obecně 

rozsah výnosu podobný jako v kontrolní variantě (1,2 7,5 t sušiny·ha-1·rok-1), ale klesal 

v zcela jiném pořadí S2 > S1 > P1 > P2. Ve třetí sklizni provedené v únoru 2016 

po dalších dvou letech roční výnos klonů opět stoupl (viz obrázek 1a v podkapitole 4.4). 

Weger (2008) ve svých pokusech zjistil, že výnos biomasy klonů RRD byl ve třetím obmýtí 

o 20 % vyšší než v druhém obmýtí. Podle Mrnky et al. (2011) klony RRD dosahují 

maximálního výnosu zpravidla při 3. 4. sklizni, tj. ve stáří 9 16 let (v závislosti na délce 

obmýtí). 

Výnos biomasy v našich pokusech nebyl ovlivněn pouze hnojením, či pořadím 

obmýtí, ale také délkou obmýtí. V dalším z našich pokusů byl porovnáván výnos biomasy 

ze dvou sklizní provedených po dvou letech a jedné sklizně provedené po čtyřech letech 

(detaily viz podkapitola 4.4). Souhrnný výnos biomasy ze dvou dvouletých sklizní z let 

2014 a 2016 byl nižší než výnos z jedné sklizně provedené v únoru 2016 po 4 letech. 

Pokud porovnáme roční výnos v jednotlivých sklizních odděleně pro každou sklizeň zvlášť, 

pak u všech klonů, s výjimkou klonu S1, roční výnos klesal v pořadí 2016 (po 4 letech) > 

2016 (po 2 letech) > 2014 (po 2 letech) > 2012 (po 4 letech). Klon S1 měl vyšší roční 

výnos biomasy ve sklizni 2016 po dvou letech růstu, než ve sklizni 2016 provedené po 

čtyřech letech růstu. Pokud porovnáme výnos mezi jednotlivými klony podle délky obmýtí, 
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zjistíme, že klon vrby S1 překoná výnosem klon topolu P2 ve dvouletých obmýtích, 

zatímco ve čtyřletých obmýtích je tomu opačně. Výnos biomasy ve čtyřletých obmýtích ve 

sklizni 2012 a 2016 klesal v pořadí P1 > S2 > P2 > S1, zatímco ve dvouletých obmýtích ve 

sklizni 2014 a 2016 klesal v pořadí P1 > S2 > S1 > P2 (viz obrázek 1a podkapitola 4.4). 

Výsledky polních pokusů s klony vrb a topolů, které provedli Weih et al. (2004) a Weger 

(2008) také naznačují, že velmi krátké obmýtí snášejí lépe klony vrb než klony topolů. I 

další autoři, kteří se ve svých studiích zabývali výnosem klonů topolů, došli k závěrům, že 

topoly upřednostňují delší obmýtí oproti kratším obmýtím. Ve studiích Weger (2009) a 

Weger et al. (2013) dosáhl klon P1 výnosu 11,7 t sušiny·ha-1·rok-1 v jednom obmýtí 

dlouhém 6 let, zatímco ve dvou obmýtích dlouhých 3 roky měl tento klon výnos jen 9,2 t 

sušiny·ha-1·rok-1 a pokud byl sklízen každoročně po dobu 6 let, měl výnos už jen 5,7 t 

sušiny·ha-1·rok-1. V našem pokusu v prvním čtyřletém obmýtí dosáhl klon P1 pouze 1,5 t 

sušiny·ha-1·rok-1, avšak v druhém čtyřletém obmýtí měl výnos 20 t sušiny·ha-1 ·rok-1, 

zatímco pokud byl sklízen po dvou letech, tak v druhém a třetím obmýtí dosáhl 

průměrného výnosu jen 8,5 t sušiny·ha-1·rok-1 (viz obrázek 1a podkapitola 4.4). Schweier 

et al. (2017) uvádí, že výtěžek klonu P1 po 21 letech byl v průměru o 10,4 % vyšší 

v sedmiletém obmýtí než ve tříletém obmýtí. Zároveň hodnotí, že sedmileté obmýtí je 

ekonomicky výhodnější a je i menší zátěží pro životní prostředí. Nielsen et al. (2014) 

odhadoval ve své studii produkci biomasy 36 klonů z rodu Populus (včetně klonů P1 a P2) 

po 5 a 13 letech a zjistil, že obecně byl výtěžek biomasy pro všechny klony celkově vyšší 

po 13 letech (P1 - 5,1 t sušiny·ha-1·rok-1; P2 - 1 t sušiny·ha-1·rok-1) než po 5 letech (údaje 

nebyly uvedeny). Také v našem experimentu klon P2 dosahoval nízkých výnosů a to 

především v krátkých dvouletých obmýtích. V první sklizni po čtyřech letech pěstování 

dosáhl výnosu 0,7 t sušiny·ha-1·rok-1. V druhé sklizni po dalších čtyřech letech se výnos 

zvýšil (3,7 t sušiny·ha-1·rok-1), ale pokud byl klon P2 sklízen v krátkých intervalech po dvou 

letech, dosahoval průměrný výnos v druhé a třetí sklizni jen 1 t sušiny·ha-1·rok-1 (viz 

obrázek 1a podkapitola 4.4). Bullard et al. (2002) uvádí, že dva klony vrb (S. × dasyclados 

a S. viminalis) použité v jeho studii, měly vyšší výnos ve dvouletém obmýtí než ve tříletém, 

avšak těchto výsledků bylo dosaženo v prvním obmýtí při extrémně vysoké hustotě 

výsadby. Naopak Willebrand et al. (1993) považuje obmýtí 1–2 roky za nevhodné 

i pro klony vrb. To potvrzují i naše výsledky, kdy oba klony vrb S1 a S2 dosáhly vyšších 

výnosů v jednom čtyřletém obmýtí než ve dvou dvouletých, avšak rozdíly nebyly tak velké 

jako u topolů. Klon S1 dosáhl v prvním čtyřletém obmýtí výnosu 0,25 t sušiny·ha-1·rok-1, 

ve druhém čtyřletém obmýtí 3,6 t sušiny·ha-1·rok-1 a ve druhém a třetím dvouletém obmýtí 
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3,2 t sušiny·ha-1·rok-1. Klon S2 dosáhl v prvním čtyřletém obmýtí výnosu 1,2 t sušiny·ha-1 

·rok-1, ve druhém čtyřletém obmýtí 14,5 t sušiny·ha-1·rok-1 a ve druhém a třetím dvouletém 

obmýtí 8,5 t sušiny·ha-1·rok-1 (viz obrázek 1a podkapitola 4.4). 

Další možností, jak zvýšit výnos biomasy klonů RRD a tím odběr RP je jejich sklizeň 

ve vegetačním období i s listy. V našem polním pokusu byly klony RRD ve druhém obmýtí 

sklizeny z jedné poloviny pokusných parcel po dvou vegetačních obdobích v září 2013 

i s listy a z druhé poloviny parcel v únoru 2014 bez listí. Výnos suché biomasy listů byl 

nižší než výnos biomasy větví. Listy představovaly 15 26 % (S1 – 15 %, S2 – 21 %, P1 – 

25 %, P2 – 26 %) sklizené nadzemní biomasy (detaily viz podkapitola 4.3). Ve většině 

studií byly zkoumány RRD a jejich sklizeň i s listy v krátkodobých nádobových pokusech, 

kde byl zjištěn poměrně vysoký výnos biomasy listů z celkové nadzemní biomasy. 

Ve studii Bedell et al. (2009) biomasa listů klonu vrby Salix alba po 70 dnech růstu 

zaujímala 77 % nadzemní biomasy, zatímco po 209 dnech již jen 60 %. V experimentu 

s klonem S1 se po dvou měsících růstu listy podílely na tvorbě nadzemní biomasy z 60 % 

a po šesti měsících jen z 34 % (Brereton et al., 2013). V dlouhodobých polních pokusech 

listy představují poměrně malý podíl z celkové sklizené biomasy, podobně jako v naší 

studii. V polním pokusu s vrbovými klony, staršími více než čtyři roky, listy představovaly 

jen 17 23 % sklizené nadzemní biomasy (Maxted et al., 2007a). Laurensys et al. (2005) 

uvádějí, že listy sedmiletých klonů topolů představovaly 12,7 16 % sklizené nadzemní 

biomasy. Poměr biomasy listů k celkové nadzemní biomase s věkem a s celkovým 

zvyšujícím se nárůstem biomasy klesá podobně jako poměr biomasy kůry k celkové 

biomase větví (viz podkapitola 4.1). 

Velký nárůst mortality klonů RRD v našich polních pokusech byl zaznamenán 

v prvním obmýtí. U výsadeb z roku 2008 při první sklizni v únoru 2012 v kontrolní variantě 

stoupala mortalita klonů RRD v následujícím pořadí P1(15 %) < S2 (23 %) < P2 (24 %) 

< S1 (42 %), zatímco v hnojené variantě byla mortalita obecně vyšší a rostla v pořadí S2 

(40 %) < S1 (41 %) < P1 (50 %) < P2 (51 %). Ve variantě hnojené kalem měly klony topolů 

nejen nižší výnos než v kontrolní variantě, ale i vyšší mortalitu. V následujících letech 

mortalita stoupala jen zanedbatelně (detaily podkapitola 4.2). V kontrolní variantě výsadeb 

2009 mortalita rostla v odlišném pořadí S1 (20 %) < P1 (21 %) < S2 (39 %) < P2 (43 %). 

Poměrně vysoká úmrtnost u obou výsadeb byla pravděpodobně výsledkem zaplevelení 

(Larsen et al., 2014) a také vysoké hustoty výsadby (30 769 rostlin·ha-1), čímž došlo 

k samozředění. Nynější reálná hustota výsadeb se pohybuje zhruba v rozmezí od 15 000 

do 20 000 rostlin·ha-1 v závislosti na klonu, variantě ošetření a roku výsadby. Typická 
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hustota výsadby na hektar se u klonů RRD pro energetické účely pohybuje mezi 6 000 

a 12 000 pro klony topolů a mezi 10 000 až 20 000 pro klony vrb (Van de Walle et al., 

2007; Havlíčková et al., 2010). Podle rozdílů v mortalitě mezi oběma výsadbami, lze 

usuzovat, že velký význam na ujmutí a růst řízků mají především klimatické a ekologické 

podmínky v prvním roce po výsadbě (Mrnka et al., 2011; Larsen et al., 2014). 

5.1.2 Obsah rizikových prvků v nadzemní biomase 

Obsah RP v biomase klonů RRD také může být, stejně jako výnos biomasy, 

ovlivněn mnoha vnějšími i vnitřními faktory. Prvky se mohou různou měrou akumulovat 

v jednotlivých klonech RRD, ale také v jednotlivých částech téhož klonu v závislosti 

na druhu a stáří sledovaného pletiva (Laurensys et al., 2005; Maxted et al., 2007a; 

Mayerová et al., 2017). Ve všech realizovaných experimentech klony vrb (S1 a S2) 

obsahovaly ve svých pletivech vyšší obsahy Cd a Zn než klony topolů. Naopak klon P1 

akumuloval více Pb než ostatní klony. To je v souladu s nádobovými pokusy Fischerové 

et al. (2006) nebo Mayerové et al. (2017) a naznačuje to významnou variabilitu mezi klony 

(Stolarski et al., 2017). 

Aplikace čistírenských kalů na akumulaci RP neměla příliš velký vliv. Obecně RP 

byly více akumulovány v kontrolní variantě než ve variantě hnojené čistírenským kalem, 

ale ne statisticky významně a bylo zde i několik výjimek (detaily viz tabulka 2 v podkapitole 

4.2). Provedené polní pokusy Placek et al. (2016) ukázaly, že přidání čistírenského kalu 

do půdy zvýšilo sorpci RP v půdě, zejména v organické hmotě a snížilo tím akumulaci Cd, 

Pb a Zn v rostlinách. Také Garrido et al. (2012) uvedli, že čistírenský kal představuje zdroj 

organické hmoty a tím přispívá k novým sorpčním místům pro RP. 

Pokud porovnáme obsahy RP mezi jednotlivými sklizněmi (2012, 2014 a 2016) 

jednoznačně nejvyšší obsahy Cd, Pb a Zn byly naměřeny v první sklizni (viz tabulka 2 

v podkapitole 4.2 a tabulka 1 v podkapitole 4.4). Důvodem může být zřeďovací efekt, 

neboť v první sklizni měly všechny klony nejnižší výnos biomasy a zároveň nejdelší dobu 

(4 roky) pro akumulaci prvků. Podle studie Tinker et al. (1981) vysoká míra růstu rostlin 

může způsobit vnitřní "zředění" stopových prvků. Také Hejcman et al. (2010) uvádějí, 

že obsahy některých prvků v rostlinné biomase měly negativní korelaci s produkcí 

biomasy, pravděpodobně kvůli zřeďovacímu efektu. V následujících sklizních byly obsahy 

RP ve výhonech klonů RRD významně nižší oproti první sklizni, ale došlo k výraznému 

zvýšení výnosu biomasy a zkrácení doby akumulace na dva roky. Obsahy RP naměřené 

v biomase ze sklizní 2014 (po 2 letech), 2016 (po 2 letech) a 2016 (po 4 letech) jsou nižší 

oproti obsahům zjištěným v biomase ze sklizně 2012 pravděpodobně v důsledku 
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kombinace dvou faktorů: intenzita produkce biomasy a délka expozice. Podle studie 

Tőzsér et al. (2017) se míra akumulace Cd a Zn u klonů vrb výrazně zvýšila s prodlužující 

se dobou expozice, která by měla trvat nejméně tři roky. 

U klonů, sklízených v zimě jsme našli u výhonů významné rozdíly mezi obsahy RP 

akumulovaných ve dřevě a v kůře. Obsahy všech analyzovaných prvků byly v kůře obecně 

vyšší než ve dřevě (viz tabulka 1 podkapitola 4.1), což je v souladu s předchozím 

výzkumem (Laureysens et al., 2005, Maxted a kol., 2007). Dále jsme zjistili, že obsahy 

většiny prvků (P, K, Mg, Cd, Cu, Fe, Mn a Zn) ve dřevě i v kůře klesaly s narůstajícím 

věkem výhonů (viz tabulka 1 podkapitola 4.1). Vyšší obsah prvků u mladších (menších) 

výhonků v porovnání se staršími (většími) výhony lze také vysvětlit zřeďovacím efektem; 

ředění prvků v mladších výhoncích je nižší než u starších výhonů, protože mladší výhonky 

mají mnohem nižší množství biomasy. K podobným výsledkům došli Stolarski et al. 

(2017), kteří uvádějí, že obsah všech sledovaných prvků se výrazně snížil s prodloužením 

obmýtí. Obsahy RP u tříletých výhonů oproti jednoletým výhonům poklesly o 11 až 20 %. 

Také podle Liu et al. (2016) dosáhly klony pěstované v tříletém obmýtí vyšších 

průměrných ročních výnosů, ale nižších obsahů prvků v pletivech, včetně RP, než klony 

pěstované v jedno  až dvouletém obmýtí. V případě Pb nebyl tento trend jednoznačný. 

Ve dřevě byl zaznamenán malý nárůst obsahu Pb se zvyšujícím věkem, ale u kůry tomu 

bylo opačně (viz tabulka 1 podkapitola 4.1). To může souviset s nízkou mobilitou Pb 

v rostlině, kde se hromadí především v kořenech a ve spodních, tedy většinou starších, 

částech rostlin (Poleć Pawlak et al. 2007). 

Většina klonů sklizených v létě akumulovala vyšší obsah všech prvků včetně RP 

v listech než ve větvích, s výjimkou Pb u klonu P1. Tento trend vyšších obsahů RP 

(zejména Cd a Zn) v listech než ve větvích odpovídá předchozím výsledkům 

z nádobových (Fischerová et al., 2006; Bedell et al., 2009) i polních pokusů (Laureysens 

et al., 2005; Maxted et al., 2007; Van Slycken et al., 2013; Hu et al., 2014). Naopak 

u klonu P1 byl obsah Pb ve větvích srovnatelný a dokonce i nepatrně vyšší než v listech. 

Listy obsahovaly také podstatně více živin. Obsahy Mg, P, N a K byly obecně 6krát, 

4,5krát, 4krát a 3,5krát vyšší v listech než ve větvích (viz tabulka 1, podkapitola 4.3). 

Pokud je nadzemní biomasa RRD sklizena i s listy, odstraní se z půdy více RP, ale také 

mnohonásobně více živin. Zároveň vysoký obsah N v biomase představuje nevýhodu 

pro její spalování. Zatímco většina RP zůstává podle studie Šyc et al. (2012) v popelu, 

vysoký obsah N ve spalované biomase by mohl zvýšit produkci NOX (Fournel et al., 2015). 
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Zároveň se zvyšuje riziko zpětného uvolnění RP z listů zpět do prostředí při manipulaci 

a skladování kontaminované biomasy, což bude podrobněji řešeno v podkapitole 5.2. 

5.1.3 Odběr rizikových prvků z půdy a fytoremediační faktor 

Odběr RP z půdy je dán součinem obsahu RP v pletivech rostlin a výnosu biomasy 

těchto rostlin (Antoniadis et al., 2017). Oba klony vrb (S1 a S2) akumulovaly vysoká 

množství Cd a Zn. Zároveň klon S2 dosahoval velmi vysokých výnosů, i když většinou 

nepatrně nižších než klon P1. Klon S2 dosáhl nejvyšších odběrů Cd a Zn ze všech 

sledovaných klonů ve všech realizovaných experimentech. Celkem klon S2 po 8 letech 

růstu ve dvou čtyřletých obmýtích (sklizeň 2012 + 2016), odebral z půdy 1,4 kg·ha-1 Cd, 

1 kg·ha-1 Pb a 16 kg·ha-1 Zn. Klon S1, který sice akumuloval velmi vysoká množství Cd 

a Zn, ale měl nízký výnos biomasy, odebral 0,44 kg·ha-1 Cd, 0,24 kg·ha-1 Pb a 4,3 kg·ha-1 

Zn (viz obrázek 1b, 1c, 1d v podkapitole 4.4). Také ve dvouletém pokusu Kacálkové et al. 

(2015) se dvěma klony vrb a se dvěma klony topolů dosáhl klon S2 nejvyšších odběrů Cd 

a Zn (33,6 mg·m-2 Cd; 3956 mg·m-2 Zn). Nejvyšší odběr Pb byl zaznamenán u klonu P1, 

který měl obecně nejvyšší výnos a zároveň akumuloval nejvíce Pb. Po osmi letech růstu 

(sklizeň 2012 + 2016) klon P1 naakumuloval 0,95 kg·ha-1 Cd, 1,6 kg·ha-1 Pb a 12,5 kg·ha-1 

Zn (viz obrázek 1b, 1c, 1d v podkapitole 4.4). Ve tříletém polním pokusu Mayerové et al. 

(2017) se sedmnácti rostlinnými druhy, odebral klon P1 také nejvyšší množství Pb (0,08 

kg·ha-1) a druhé nejvyšší množství Cd (0,07 kg·ha-1) a Zn (2,8 kg·ha-1). Klon P2 odebral 

během 8 sledovaných let (sklizeň 2012 + 2016) 0,27 kg·ha-1 Cd, 0,28 kg·ha-1 Pb a 2,3 

kg·ha-1 Zn (viz obrázek 1b, 1c, 1d v podkapitole 4.4). V polním pokusu Laureysens et al. 

(2005) na mírně kontaminované půdě (celkový obsah: 0,8 mg·kg-1 Cd a 161,7 mg·kg-1 Zn) 

šestiletý klon P2 odebral během dvou let 0,047 kg·ha-1 Cd a 2,4 kg·ha-1 Zn. Při porovnání 

odběrů RP mezi jednotlivými sklizněmi (2012 po 4 letech, 2014 a 2016 po 2 letech a 2016 

po 4 letech) byly nejnižší odběry zjištěny u čtyřletých rostlin sklizených v první sklizni 

v roce 2012. Odběry se v této sklizni pohybovaly v závislosti na klonu v rozmezí 0,03 0,13 

kg·ha-1 pro Cd; 0,02 0,14 kg·ha-1 pro Pb a 0,29 1,09 kg·ha-1 pro Zn (viz tabulka 4. 

v podkapitole 4.2). Ve sklizni 2012 byly v rostlinných pletivech naměřeny nejvyšší 

koncentrace RP, avšak zároveň v této sklizni měly sledované klony RRD nejnižší výnos. 

V dalších sklizních byly obsahy RP nižší než v první sklizni, ale výnos biomasy byl vyšší 

a obecně stoupal v pořadí 2014 (po 2 letech) > 2016 (po 2 letech) > 2016 (po 4 letech). 

Obecně ve stejném pořadí jako výnos biomasy stoupal i odběr RP. Zároveň odběry 

zjištěné ve sklizni 2016 provedené po čtyřech letech byly vyšší než součet odběrů 
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zjištěných ve dvouletých sklizních provedených v roce 2014 a 2016 (viz obrázek 1a, 1b a 

1c v podkapitole 4.4). U čtyřletých klonů sklizených v první sklizni byly nalezeny významně 

vyšší obsahy RP v kůře než ve dřevě, ale vyšší odběry RP byly vypočteny pro dřevo 

(tabulka 4 v podkapitole 4.1), neboť kůra zaujímala mnohem méně biomasy než dřevo. 

K podobným závěrům došli také Laureysens et al. (2005) a Maxted et al. (2007a). Zároveň 

byly naměřeny vyšší obsahy RP v jednoletých a dvouletých výhonech oproti tříletým 

a čtyřletým výhonům, avšak 60 70 % RP bylo odebráno tříletými a čtyřletými výhony, 

které představovaly 61 80 % celkové biomasy (tabulka 5 v podkapitole 4.1). Podobně 

tomu bylo i u pětiletých klonů výsadeb 2009, které byly sklízeny po dvou letech ve druhém 

obmýtí na konci vegetačního období i s listy. Významně vyšší obsahy RP byly naměřeny 

v listech oproti větvím, ale vyšší odběr RP (s výjimkou Zn) byl zjištěn u větví (viz tabulka 2 

v podkapitole 4.3), které měly vyšší výnos biomasy než listy. Klony RRD neakumulují tak 

vysoké obsahy RP jako hyperakumulátory, ale produkují velké množství biomasy 

(Fischerová et al., 2006). Z výše uvedeného vyplývá, že v případě RRD je odběr RP 

ovlivněn především výnosem biomasy (Komárek et al., 2008; Lonardo et al., 2011; 

Mayerová et al., 2017). 

Fytoextrakční potenciál zkoumaných klonů lze vyjádřit pomocí remediačního faktoru 

(RF), což je podíl prvku odstraněného biomasou z celkového množství prvku na dané 

lokalitě (detaily v podkapitolách 4.1, 4.2, 4.3 a 4.4). Ve všech sklizních byly nejvyšší RF 

pro Cd a Zn nalezeny u klonu S2 a pro Pb u klonu P1 (viz podkapitoly 4.1, 4.2, 4.3 a 4.4) 

V první sklizni čtyřletých klonů, provedené v únoru 2012, byly nejvyšší dosažené hodnoty 

následující: RF Cd = 0,85 % (0,21 % za rok), Pb = 0,005 % (0,001 % za rok) a Zn = 

0,15 % (0,04 % za rok; viz podkapitola 4.1). Hodnoty RF vypočtené v první sklizni byly 

nejnižší v porovnání s následujícími sklizněmi a byly zcela nesrovnatelné s RF 

dosaženými v nádobových pokusech (Vysloužilová et al., 2003a; Komárek a kol., 2008), 

ale byly srovnatelné s RF (0,13 % pro Cd a 0,29 % pro Zn) z polních pokusů (Jensen 

et al., 2009). Schmidt (2003) a Antoniadis et al. (2017) uvádějí, že rostliny pěstované 

v nádobových pokusech akumulují vyšší množství RP než rostliny pěstované v polních 

podmínkách, neboť kořeny rostlin se snaží vyhnout ohniskům kontaminace a část RP je 

uložena v listech a kořenech, které se většinou nesklízejí (Dickinson a Pulford, 2005). 

Podobně, jako se v dalších sklizních zvyšoval odběr RP, zvyšovaly se i RF. Poměrně 

vysoké RF byly nalezeny ve druhé sklizni, provedené v září 2014, která se realizovala 

po dalších dvou vegetačních sezónách u pětiletých klonů výsadeb 2009 (tzv. letní sklizeň), 

kdy byla nadzemní biomasa sklízena i s listem: Cd = 1,34 % (0,67 % za rok), Pb = 0,007 
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% (0,0035 % za rok) a Zn = 0,67 % (0,34 % za rok; viz podkapitole 4.3). Nejvyšší RF byly 

však zjištěny u osmiletých klonů výsadeb 2008 sklizených v únoru 2016 ve druhém 

čtyřletém obmýtí: Cd = 6,39 % (1,6 % za rok), Pb = 0,04 % (0,01 % za rok) a Zn = 2,55 % 

(0,64 % za rok; viz podkapitola 4.4). Ani v této sklizni nedosáhly klony RRD v našem 

experimentu, tak vysokých hodnot RF, jako byly publikované ve studii Vysloužilová et al. 

(2003a) po dvou letech pěstování: celkové RF pro Cd = 22,3 %; celkové RF pro Zn = 4,3 

%, ale již se přibližují k výsledkům z jiných nádobových pokusů, alespoň v případě Pb 

a Zn. Fischerová et al. (2006) uvedli vysoký roční RF pro Cd (3,4 8,1 % u vrb; 4,6 5 % 

u topolů), ale hodnoty RF pro Zn (1,2 2,2 % u vrb; 1,6 1,8 % u topolů) a pro Pb 

(0,005 0,012 % u vrb; 0,024 0,025 % u topolů) jsou srovnatelné s našimi výsledky. 

Podobné jsou i RF (Cd = 2,22 %, Zn = 0,48 % a Pb = 0,02 %) z nádobového pokusu 

na mírně kontaminované půdě ve studii Komárek et al. (2008). Hodnoty RF vypočtené 

v našich pokusech pro Cd a Zn ukazují, že klony RRD, především vrby, jsou vhodné 

fytoextrakční rostliny na středně kontaminované půdě pro tyto prvky (Vysloužilová et al., 

2003a; Mayerová et al., 2017), avšak hodnoty RF pro Pb zjištěné v našem experimentu, 

podobně jako v jiných studiích (Fischerová et al., 2006; Komárek et al., 2008; Mayerová 

et al., 2017), jsou velmi nízké a naznačují, že fytoextrakce není vhodnou metodou 

pro remediaci Pb na této lokalitě. Příčinou nízkých hodnot RF pro Pb na sledované lokalitě 

je pravděpodobně vysoký celkový obsah tohoto prvku v půdě a jeho stabilní vazba 

na oxidy a organické frakce půdy (Komárek et al., 2008). 

5.2 Riziko zpětného uvolnění rizikových prvků z kontaminované 

biomasy do prostředí 

Fytoextrakční metody remediace půd jsou považovány za velmi příznivé pro životní 

prostředí na rozdíl od fyzikálních a chemických metod. Avšak jsou zde jistá rizika zpětného 

uvolnění RP do prostředí z vyprodukované kontaminované biomasy. Biomasa větví a listů 

u klonu S2 a klonu P1, čerstvá nebo vysušená, ponechána kompaktní nebo štěpkovaná 

byla extrahována dvěma typy činidel, které simulovaly neutrální (deonizovaná voda; pH = 

7) nebo kyselé (0,5 mmol.L−1 H2SO4, pH = 3) dešťové srážky. Zdá se, že hlavní vliv 

na uvolnění RP z biomasy větví klonů RRD do výluhu, měla především velikost částic 

biomasy. Obecně všechny prvky byly více vyluhovány z naštěpkované biomasy, 

než z biomasy ponechané vcelku a v řezu izolované. Dále se ukázal vliv čerstvosti 

biomasy Al, Fe a Pb byly více vyluhovány z čerstvé biomasy, zatímco Cd, Cu, Mn a Zn 

byly více vyluhovány ze suché biomasy (viz tabulka 2 v podkapitole 4.5). Podle Goshe 
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a Singh (2005) je výhodné skladovat kontaminovanou biomasu kompaktní a vysušenou, 

avšak podle našich výsledků, je i zde potenciální riziko uvolnění RP (Cd, Cu, Mg a Zn). 

Naopak, pokud by byla skladovaná čerstvá kompaktní biomasa, mohla by být ovlivněna 

aktivitou mikroorganismů (Kofman a Spinelli, 1997). V naší studii nebyl prokázán vliv 

hodnoty pH extrakčního činidla, na rozdíl od některých studií, z nichž je patrné, 

že koncentrace RP ve výluhu z odpadu nebo z biomasy jsou silně závislé na pH 

extrakčního činidla (Di Gianfilippo et al., 2016; Pecorini et al., 2017). Nicméně existují 

studie, které uvádějí, že hodnota pH extrakčního činidla nemá žádný vliv na uvolnění 

prvků do roztoku. Například Zhao et al. (2017) ve svých pokusech, kde simulovali kyselý 

déšť (pH = 3) pro vyluhování RP ze silničních sedimentů, zjistili, že tento proces je 

nezávislý na hodnotě pH. Pokud námi zjištěné koncentrace RP uvolněné do roztoku 

porovnáme s limity danými českou legislativní normou (94/2016Sb.), Můžeme konstatovat, 

že koncentrace RP ve výluhu z větví použitých pro fytoextrakční technologii jsou pod limity 

koncentrací RP vyluhovaných z nebezpečného odpadu pro Cd, Pb a Zn (mezní hodnoty: 

Cd 0,5 mg·L-1, Pb 5 mg·L-1 a Zn 20 mg·L-1). Listy jsou však z tohoto hlediska považovány 

za nebezpečný odpad, neboť extrahované koncentrace Cd a Zn ve výluhu přesáhly 

stanovené limity (Tabulka 2 a 3 v podkapitole 4.5). Zatímco málo pohyblivé Pb bylo 

uvolněno z biomasy do roztoku v rozmezí 1,4 7,2 %, Cd bylo extrahováno do roztoku 

v množství 2 % z dřevní biomasy a až 39 % z listů. 
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6 Závěr 

Všechny zkoumané klony RRD byly schopny růst na stanovišti se středně 

kontaminovanou půdou RP. Podle různých ošetření (aplikace čistírenských kalů, rok 

výsadby, délka a pořadí obmýtí) se nepatrně měnilo pořadí klonů ve vztahu k výši výnosu 

biomasy. Přesto lze za nejproduktivnější klony považovat klon topolu P1 a klon vrby S2. 

V první sklizni 2012 byl výnos biomasy čtyřletých klonů velmi nízký (P1 – 1,5; S2 – 1,2; 

P2 – 0,7 a S1 – 0,25 t sušiny·ha-1·rok-1), ale v následujících sklizních se obecně zvyšoval 

se zvyšujícím se pořadím obmýtí a významný vliv na produkci biomasy měla také délka 

obmýtí. Nejvyššího výnosu biomasy bylo dosaženo u osmiletých klonů ve druhém 

čtyřletém obmýtí (P1 – 20; S2 – 14,5; P2 – 3,7 a S1 – 3,6 t sušiny·ha-1·rok-1), ve kterém 

byla produkce biomasy znatelně vyšší než ve dvou dvouletých obmýtích dohromady (P1 – 

8,5; S2 – 8,5; S1 – 3,2 a P2 – 1 t sušiny·ha-1·rok-1). Značné rozdíly v produkci biomasy 

mezi dvouletým a čtyřletým obmýtím byly zaznamenány především u topolů. Při druhé 

sklizni pětiletých klonů, která byla provedena ve vegetačním období, kdy byly klony RRD 

sklízeny i s listy, se výnos biomasy navýšil o biomasu listů, která zaujímala 15 až 26 % 

z celkové nadzemní biomasy v závislosti na klonu. Poměr větve/list se zvyšoval s věkem 

rostliny a tím s celkovým výnosem nadzemní biomasy, podobně jako poměr dřevo/kůra, 

který byl sledován v první sklizni v období vegetačního klidu. Aplikace čistírenského kalu 

do půdy, omezila v prvních letech růst většiny klonů RRD, s výjimkou klonu S1. Ve druhé 

sklizni však došlo k významnému zvýšení výnosu biomasy, především u klonů vrb, 

pěstovaných na variantě hnojené čistírenským kalem. 

U klonů vrb byly nalezeny vyšší obsahy Cd (55 mg·kg-1) a Zn (506 mg·kg-1) 

ve větvích než u topolů. Naopak klon topolu P1 akumuloval více Pb (až 30 mg·kg-1) 

než ostatní zkoumané klony. Obsahy RP byly v biomase větví nejvyšší v první sklizni 

provedené v únoru 2012. V následujících sklizních byly obsahy RP oproti první sklizni 

nižší, zatímco výnos biomasy byl vyšší. V první sklizni provedené v únoru 2012, byly také 

zjištěny významné rozdíly mezi obsahem RP v kůře (S1 - 171 mg·kg-1 Cd; P1 až 129 

mg·kg-1 Pb a S2 až 1389 mg·kg-1 Zn) a ve dřevě. Obsahy všech analyzovaných prvků 

včetně Cd, Pb a Zn byly vyšší v kůře než ve dřevě a v obou těchto pletivech klesaly 

obsahy většiny prvků s nárůstem stáří výhonů. Většina klonů sklizených v létě 

akumulovala vyšší obsah všech prvků včetně RP v listech (S1 až 62 mg·kg-1 Cd, 36 

mg·kg 1 Pb a 1710 mg·kg-1 Zn) než ve větvích, s výjimkou Pb u klonu P1. 

Odběr RP klony vrb a topolů byl ovlivněn především produkcí biomasy. Nejnižší 

odběry RP byly zjištěny u čtyřletých klonů v první sklizni 2012 a nejvyšší odběry RP byly 
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vypočteny u osmiletých klonů v druhé sklizni 2016 po dalších čtyřech letech. V delším 

čtyřletém obmýtí byl výnos biomasy a tím i odběry RP u všech klonů vyšší než ve dvou 

dvouletých obmýtích. Krátká dvouletá obmýtí se zdají být zcela nevhodná především 

pro klony topolů. Ve všech realizovaných pokusech odebral nejvíce Pb klon topolu P1 

a nejvíce Cd a Zn klon vrby S2. Tyto klony byly zároveň nejvýkonnější v produkci biomasy. 

Během sledovaného osmiletého období ve dvou čtyřletých obmýtích klon P1 odstranil 1,6 

kg·ha-1 Pb a klon S2 1,4 kg·ha-1 Cd a 16 kg·ha-1 Zn. 

Nejvyšší roční RF byly také zjištěny ve sklizni 2016 (druhé čtyřleté obmýtí) 

u osmiletých klonů S2 (Cd = 1,6 %, Zn = 0,64 %) a P1 (Pb = 0,01 %). Uvedené roční RF 

jsou téměř srovnatelné s hodnotami z některých nádobových pokusů. Nejvyšší kumulativní 

RF za celé sledované období osmi let jsou následující: Cd = 7,24 % (klon S2), Pb 0,04 % 

(klon P1) a Zn 2,70 % (klon S2). Z těchto hodnot lze usuzovat, že fytoextrakce je slibnou 

metodou na této lokalitě pro Cd a Zn, ale nezdá se být na této lokalitě účinná 

pro remediaci Pb. 

V laboratorních vyluhovacích testech, se jako hlavní faktor, ovlivňující zpětné 

uvolnění RP do prostředí z kontaminované biomasy větví ukázala velikost částic biomasy. 

Všechny RP byly více extrahovány z naštěpované biomasy, než z biomasy ponechané 

vcelku. Z čerstvé biomasy větví byl více vyluhován Al (2,79 mg·L-1), Fe (2,29 mg·L-1) a Pb 

(1,6 mg·L-1) zatímco ze suché biomasy Cd (0,11 mg·L-1), Cu (0,18 mg·L-1), Mn (3,65 

mg·L 1) a Zn (13,28 mg·L-1). Koncentrace vyluhované z listů byly v mnoha případech 

mnohonásobně vyšší než u větví Al (0,98 mg·L-1), Cd (5,46 mg·L-1), Cu (0,50 mg·L-1), Fe 

(1,60 mg·L-1), Mn (139,8 mg.L-1), Pb (1,85 mg·L-1) a Zn (207 mg·L-1). Koncentrace Cd a Zn 

extrahované z listů přesáhly limity stanovené pro nebezpečný odpad. Z tohoto hlediska 

může být kontaminovaná biomasa sklízená i s listy velmi riziková. 

Výsledky práce naznačují, že tento výzkum je velmi důležitý především 

z dlouhodobého hlediska. Výsledky osmiletého sledování ukázaly, že testované klony 

RRD ukazují stále vyšší a vyšší potenciál odběru RP z kontaminované půdy. Je otázkou, 

zda v následujících letech výnos biomasy a s ním spojený odběr RP ještě stoupne 

nebo dojde k brzkému vyčerpání klonů RRD, obzvláště při použití velmi krátkých obmýtích 

či sklizní ve vegetačním období. Další výzkum by měl ověřit, zda dlouhodobé pěstování 

RRD na tomto stanovišti vede ke změnám obsahu přístupného podílu RP v půdě a zaměřit 

se na zlepšení způsobů skladování a využití sklizené kontaminované biomasy. 
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