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1 Summary 

Plant cultivation in soils heavily contaminated by risk elements is a challenging issue due 

to phytotoxic effects that restrict plant growth. Liming and phosphate additives application reduce 

the mobility of some risk elements in contaminated soils and can be a suitable measure 

for contaminated soils but can also affect availability of nutrients for plants. Therefore, it is 

necessary to test response of tolerant plants – trees and herbs on soils heavily contaminated by risk 

elements and look for the most suitable combination of soil additives and tolerant plants. 

Experimental part of PhD thesis was divided into the incubation experiments and the 

vegetation pot experiments. The incubation experiments: The efficiency of liming and phosphate 

additives at three application rates was tested for micro- and toxic elements immobilisation 

in weakly acid and alkaline soils heavily contaminated by As, Cd, Pb, and Zn within period of 42 

days. The vegetation pot experiments: The two tolerant plants Salix × smithiana Willd. (three-year 

experiment) and Rumex obtusifolius L. (one-year experiment) were planted in the same 

contaminated soils as in the incubation experiments. Both soils were untreated and treated with two 

doses of lime and dolomite (S. smithiana) or treated with lime and superphosphate (R. obtusifolius). 

For both plants, we evaluated the initial plant growth, plant mortality, biomass production or 

content of macro-, micro- and toxic elements in the biomass. We evaluated also the content 

of organic acids in the biomass of R. obtusifolius. 

Higher immobilisation effects on acid-extractable Cd, Zn, Pb, and Mn was observed for fast 

soluble additives (lime>superphosphate) compare to slow soluble additives (dolomite~rock 

phosphate) only in weakly acid soil. Lime application irrespective of dose with foliar Fe application 

and planting willows in the second year after the application of lime seemed to be the most suitable 

measure for increasing biomass production and decreasing toxic elements, especially Cd and Zn, 

without decreasing the macro- and micronutrients in the aboveground organs of willows in weakly 

acid soil. Seedlings of R. obtusifolius are sensitive to high availability of Ca, Cd, Pb, and Zn in soil. 

Biomass production was negatively related to the mobility of micro- and toxic elements. Elevated 

transport of micro- and toxic elements from belowground organs into leaves was recorded in both 

lime-treated soils and in superphosphate-treated alkaline soil as a result of sufficient amount of Ca 

available from soil solution as well as from superphosphate that can probably modify distribution of 

micro- and toxic elements in R. obtusifolius as a representative of ‘oxalate plants’. Rumex 

obtusifolius is an As-, Cd-, Pb-, and Zn-excluder and is sensitive to high availability of micro- and 

toxic elements in the soil. Soil chemical properties affect the distribution of essential elements 

within the plant greatly. In alkaline soil, R. obtusifolius is an Al-hyperaccumulator with the highest 
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concentrations of oxalate in leaves, of malate in stems, and of citrate in belowground organs. These 

organic acids form strong complexes with Al that can play a key role in internal Al tolerance. 
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2 Úvod 

V České republice, podobně jako v mnoha dalších zemích, existují oblasti silně 

kontaminované několika rizikovými prvky současně. Na silně kontaminovaných lokalitách se ale 

kvůli toxickému působení rizikových prvků většinou daří pouze původním tolerantním rostlinným 

druhům. Často se jedná o drobné rostliny s relativně jemným kořenovým systémem. Z důvodu 

nedostatečného vegetačního pokryvu může větrnou nebo vodní erozí docházet k šíření rizikových 

prvků do okolního prostředí (Bolan et al., 2014; Grobelak a Napora, 2015), ale může docházet i 

k vymývání rizikových prvků z půdního profilu (Vaněk et al., 2005). Rizikové prvky je nezbytné 

v půdě přinejmenším stabilizovat a omezit možná rizika, která jsou s nimi spojená (Tlustoš et al., 

2006a). Dekontaminační metody šetrné k životnímu prostředí, jako je například fytoextrakce, však 

nelze ve výše uvedených případech použít, protože vysoké obsahy rizikových prvků v půdě mohou 

být i pro řadu tolerantních rostlin fytotoxické (Nagajyoti et al., 2010). Fytoextrakční schopnost 

rostlin se navíc zpravidla projevuje pro jeden, maximálně pro dva rizikové prvky a použití takových 

rostlin tedy neřeší problém kontaminace půdy několika prvky současně. 

Vhodnou dočasnou remediační technikou pro půdy kontaminované vysokými obsahy 

rizikových prvků je in-situ chemická imobilizace. Při této metodě jsou do půdy aplikována 

imobilizační půdní aditiva, která snižují mobilitu rizikových prvků i jejich dostupnost pro rostliny 

(Kumpiene et al., 2008). Na mobilitu rizikových prvků v půdě má vliv celá řada půdních parametrů 

(pH, kvalita a kvantita organické hmoty, kationtová výměnná kapacita – KVK, půdní druh i půdní 

typ); (Vácha et al., 2002; Alloway, 2013). Po přídavku aditiv do půd silně kontaminovaných 

rizikovými prvky s odlišnými agrochemickými parametry můžeme očekávat rozdílné účinky aditiv 

na snížení mobility rizikových prvků. Ve srovnání s použitím rostlin na silně kontaminovaných 

půdách jsou postupy využívající půdní aditiva vhodnější pro širší spektrum rizikových prvků. 

Odlišnosti v mobilitě rizikových prvků nesouvisí pouze s půdními vlastnostmi nebo s konkrétním 

rizikovým prvkem. Důležitou roli může hrát i zvolené půdní aditivum, jeho aplikační dávka nebo 

sledovaná doba působení (Yan et al., 2015). Půdní aditiva nemají vliv jen na mobilitu rizikových 

prvků, ale také na mobilitu živin v půdě a na vybrané půdní vlastnosti. Nevhodně zvolené půdní 

aditivum nebo jeho nevhodná aplikační dávka může omezit příjem živin, vyvolat jejich deficienci, 

znemožnit pěstování rostlin na kontaminované lokalitě (Bolan a Duraisamy, 2003) a tím i možné 

využití stabilizovaných lokalit (Friesl-Hanl et al., 2009). 

Na stabilizovaných půdách je proto potřebné testovat i reakce tolerantních rostlin – bylin i 

dřevin a pro půdy silně kontaminované rizikovými prvky hledat nejvhodnější kombinaci půdního 

aditiva a tolerantní rostliny. 
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3 Literární přehled 

3.1 Kontaminace půd rizikovými prvky 

Kontaminace zemědělských půd v České republice je řešena vyhláškou MŽP 13/1994 Sb. 

(Česko, 1994). Míra kontaminace půd rizikovými prvky je hodnocena podle překročení jejich 

maximálních obsahů v lehkých a ostatních půdách v extraktu lučavkou královskou nebo roztokem 

HNO3 o koncentraci 2 mol.l
-1

. Půdy silně kontaminované rizikovými prvky několikanásobně 

převyšují stanovené legislativní limity. Mezi významné příklady silné kontaminace půd v České 

republice patří fluvizem v nivě řeky Litavky v obci Trhové Dušníky u Příbrami. Vysoké 

koncentrace As, Cd, Pb a Zn byly způsobeny především několikanásobným vylitím odkalovacích 

nádrží z místního závodu na zpracování olověného odpadu při povodních (Vaněk et al., 2005). 

Dalším příkladem silné kontaminace půd je i luvizem z břehu potoka Beránka v městské části 

Kutná Hora – Malín. Kontaminace As, Cd a Zn byla způsobena několik staletí trvající hornickou 

činností spojenou s těžbou Ag (Horák a Hejcman, 2013). 

 

3.2 Mobilita prvků v půdě a její regulace 

Celkové obsahy rizikových prvků jsou pouze měřítkem míry kontaminace půd. Nedovolují 

nám posoudit pohyb rizikových prvků v půdě (jejich mobilitu) ani reálné nebezpečí jejich vstupu 

do potravního řetězce (jejich biodostupnost a toxicitu); (Rao et al., 2008; Abollino et al., 2011). 

Rizikové prvky v půdě je možné rozdělit do dvou frakcí – inertní (reziduální) a labilní (mobilní a 

potenciálně mobilizovatelné formy prvků); (Rachou a Sauvé, 2008). Mezi mobilní formy 

rizikových prvků v půdě patří vodorozpustné a iontově výměnné frakce. Nicméně pouze malý podíl 

rizikových prvků v půdě se vyskytuje v mobilních formách okamžitě přijatelných pro rostliny (He 

et al., 2005). Potenciálně mobilizovatelné formy rizikových prvků (tj. zejména frakce prvků vázané 

na uhličitany, oxidy nebo na organickou hmotu); (Hen et al., 2005) jsou pro rostliny nedostupné 

(Sheoran et al., 2011), avšak jejich přístupnost může být ovlivněna vybranými fyzikálními, 

chemickými a biologickými parametry půd (Adriano, 2001). 

Metody chemické extrakce půdy (jednoduché a sekvenční) slouží ke studiu mobility a 

biodostupnosti prvků, pomáhají definovat jednotlivé vazby (chemické formy) prvků v půdě 

(Abollino et al., 2011). Pomocí metod jednoduché extrakce můžeme stanovovat mobilní a 

potenciálně mobilizovatelné frakce prvků v půdě (Němeček et al., 2010). Běžně se pro jednoduchou 

extrakci půd používají silné a slabé kyseliny, cheláty nebo pufrované a nepufrované soli, které 

extrahují rizikové prvky z půdy na odlišném principu působení (Tlustoš et al., 1994; Meers et al., 

2007; Kunhikrishnan et al., 2012). Metody postupné extrakce byly vyvinuty s cílem přesněji 
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definovat zastoupení prvků v jednotlivých frakcích půdy (Tlustoš et al., 2005; Abollino et al., 

2011). Frakce rizikových prvků, které můžeme v půdě pomocí metod postupné extrakce stanovit, 

jsou vodorozpustné, iontově výměnné, vázané na uhličitany, vázané na oxidy Mn a Fe, vázané 

na organickou hmotu a sulfidy a pseudo-reziduální nebo reziduální (Rao et al., 2008). Rizikové 

prvky mohou mít různou afinitu k jednotlivým složkám půdy (Yobouet et al., 2010). Zastoupení 

rizikových prvků v jednotlivých chemických formách se může lišit podle míry kontaminace půd, 

použitých extrakčních činidel, doby jejich působení nebo iontové síly činidel (Tlustoš et al., 2005). 

Pohyblivost prvků v půdě může být ovlivněna chemickými i biologickými procesy. Mezi 

nejdůležitější chemické procesy regulující mobilitu prvků v půdě a jejich biodostupnost zařazujeme 

adsorpci/desorpci, srážení/rozpouštění a komplexaci/chelataci (Kunhikrishnan et al., 2012; Bolan et 

al., 2014). 

 

3.3 In-situ chemická imobilizace 

In-situ chemická stabilizace patří mezi tzv. „měkké“ remediace, které jsou vhodné pro půdy 

kontaminované rizikovými prvky. Při této metodě jsou do půdy aplikována imobilizační aditiva, 

která snižují mobilitu rizikových prvků i jejich dostupnost pro rostliny (Kumpiene et al., 2008). 

Pomocí konkrétních aditiv mohou být na principu adsorpce, komplexace nebo precipitace 

omezovány labilní formy prvků, bez vlivu na jejich celkové obsahy (Kumpiene et al., 2008; Bolan 

et al., 2014). Mezi často používaná imobilizační půdní aditiva patří vápenaté hmoty, fosforečná 

aditiva, aditiva na bázi amorfních oxidů železa, hliníku nebo manganu nebo biouhel (Bolan et al., 

2014). Mezi přednosti in-situ imobilizačních technik patří především jednoduchý způsob aplikace, 

finanční nenáročnost, nízký dopad na životní prostředí, omezení tvorby odpadu nebo účinnost 

na široké spektrum rizikových prvků (Wuana a Okieimen, 2011; Mignardi et al., 2012). Naopak 

nevýhodou in-situ imobilizačních technik je jejich efektivita zejména v povrchové vrstvě půdy nebo 

dočasnost opatření. Po delší době může dojít ke snížení účinnosti aplikace půdních aditiv a 

k opětovné mobilizaci rizikových prvků. Z tohoto důvodu je nezbytné trvale monitorovat 

kontaminované lokality ošetřené imobilizačními půdními aditivy (Lee et al., 2004; Wuana a 

Okieimen, 2011). 

 

3.3.1 Imobilizace rizikových prvků a živin vápněním 

Vápnění je jednou z nejpoužívanějších in-situ chemických stabilizačních technik regulující 

mobilitu rizikových prvků v kontaminovaných půdách (Lee et al., 2004; Kumpiene et al., 2008). 

Vápněním se zvyšuje pH půdy, dochází ke zvýšené adsorpci rizikových prvků na půdní koloidy a 

k následnému snížení mobility a biologické dostupnosti většiny rizikových prvků (Puschenreiter et 
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al., 2005; Trakal et al., 2011). Při vápnění je nutné mít na paměti i to, že může zvyšovat mobilitu 

rizikových prvků As, Cr, Cu, Se nebo V v půdách (Adriano, 2001; Podlešáková et al., 2001). 

Aplikací vápenatých hmot je možné mobilizovat i živiny např. N, Mo (Ridley et al., 1990; Fageria 

et al., 2002). Z řady experimentů vyplývá, že vápnění je účinné imobilizační opatření pro půdy 

kontaminované Cd, Cu, Ni, Pb a Zn (Vácha et al., 2002; García et al., 2004; Trakal et al., 2011). 

Na kyselých půdách kontaminovaných Cd, Pb a Zn aplikace vápenatých hmot zvyšuje výnosy zrna 

jarní pšenice (Tlustoš et al., 2006c), produkci nadzemní biomasy vrb i biomasy kořenů vrb (Trakal 

et al., 2011) díky snížené fytoxicitě rizikových prvků. Vápnění je opatření, kterým můžeme např. 

omezit obsahy Ca a Mg v kořenech jarní pšenice, zvýšit či snížit jejich obsahy v nadzemní biomase 

nebo omezit obsahy Cd a Pb v kořenech a v nadzemní biomase jarní pšenice (Tlustoš et al., 2006c). 

 

3.3.2 Imobilizace rizikových prvků a živin aplikací fosforečných aditiv 

V mnoha studiích se aplikace fosforečných aditiv ukázala jako velmi úspěšná zejména 

pro imobilizaci Pb díky tvorbě vysoce nerozpustného pyromorfitu (Munksgaard a Lottermoser, 

2011; Fang et al., 2012). Fosforečná aditiva mohou působit imobilizačně i na jiné rizikové prvky 

např. Cd, Cu a Zn, které se často vyskytují v půdách společně s Pb (Spuller et al., 2007; Baker et al., 

2012; Yan et al., 2015). Nicméně imobilizace dalších rizikových prvků Cd, Cu nebo Zn pomocí 

různých druhů fosforečných aditiv v půdách kontaminovaných několika rizikovými prvky současně 

byla studována v menším rozsahu (Baker et al., 2012; Yan et al., 2015). Úspěšnost imobilizace 

rizikových prvků fosforečnými aditivy může být ovlivněna půdní reakcí (Zhang a Ryan, 1998). 

V kyselých půdách (pH~5) dochází ke zvýšenému uvolňování rizikových prvků z minerálů, 

zlepšuje se i rozpustnost fosfátů. Naopak při půdní reakci vyšší než pH=6 se jejich rozpustnost 

snižuje (Chrysochoou et al., 2007; Mignardi et al., 2012). Aplikace fosforečných aditiv 

do kontaminovaných půd může přinášet řadu pozitiv (např. zdroj P pro rostliny, imobilizace 

vybraných rizikových prvků). Potřebné je ale jejich aplikaci monitorovat z důvodu možných 

negativních dopadů např. zvýšené riziko vyplavování P a následná eutrofizace povrchových vod 

(Hafsteinsdóttir et al., 2015), nebo mobilizace As, Sb, Se a W (Chrysochoou et al., 2007; 

Munksgaard a Lottermoser, 2011). 

 

3.3.3 Chemofytostabilizace 

Chemofytostabilizace je považována za slibné, dočasné remediační opatření pro půdy silně 

kontaminované rizikovými prvky (Alkorta et al., 2010). Při této metodě se nejprve 

do kontaminované půdy aplikují aditiva, která omezují mobilitu rizikových prvků v půdě a snižují 

tak jejich přístupnost pro rostliny (Grobelak a Napora, 2015). Následně je možné na stabilizovanou 
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lokalitu vysázet rostliny tolerantní k rizikovým prvkům (Alkorta et al., 2010) a využít lokalitu 

esteticky i hospodářsky (Tlustoš et al., 2007; Friesl-Hanl et al., 2009). 

 

3.4 Pěstování rostlin na kontaminovaných půdách 

Rostliny v závislosti na rostlinném druhu nebo genotypu mohou na přítomnost rizikových 

prvků v půdě reagovat různými způsoby (přirozená citlivost nebo tolerance); (Tlustoš et al., 2006b). 

Existují rostliny (tzv. metalofyty), které se na kontaminovaných půdách vyskytují přirozeně. Tyto 

rostliny jsou na půdy kontaminované rizikovými prvky adaptované a na kontaminovaných půdách 

prosperují (Baker, 1981; Sheoran et al., 2011). Rostliny je možné podle obsahu rizikových prvků 

v rostlinných pletivech rozdělit na rostliny s nízkou akumulací rizikových prvků (exkludační), 

s běžnou akumulací rizikových prvků (indikační) a s vysokou akumulací rizikových prvků 

(akumulační); (Baker, 1981). Tolerance rostlin je schopnost rostlin přežít na půdách 

kontaminovaných rizikovými prvky, které jsou pro jiné rostliny toxické (Hall, 2002). Tolerantní 

rostliny mají vyvinuté obranné mechanismy (fyziologické a biochemické), které jim pomáhají 

snášet vysoké koncentrace rizikových prvků v půdě (Hall, 2002; Rascio a Navari-Izzo, 2011). 

Obranné strategie rostlin můžeme rozdělit na vnější (kořenová exsudace, event. i mykorhiza), 

probíhající v rhizosféře a vnitřní (vazba rizikového prvku do buněčné stěny kořenů, snížený 

transport rizikového prvku přes plazmatickou membránu, detoxikace rizikového prvku v buňce jeho 

chelatací pomocí různých ligandů nebo uložení rizikového prvku do vakuoly pomocí 

tonoplastových transportérů), probíhající v rostlině (Hall, 2002; Hossain et al., 2012). 

 

3.4.1 Rostliny tolerantní k rizikovým prvkům 

Existuje celá řada tolerantních rostlin k rizikovým prvkům. Pro experimentální část byly 

z důvodu mezinárodní využitelnosti vybrány celosvětově rozšířené druhy širokolistých šťovíků a 

rychle rostoucích dřevin. Rychle rostoucí dřeviny byly zvoleny i z důvodu potenciálního využití 

pro hospodářské účely. 

 

3.4.1.1 Širokolisté šťovíky a jejich využití ve fytoremediačních technologiích 

Šťovíky jsou významné tzv. oxalátní rostliny (White a Broadley, 2003), které tolerují Al 

v silně kyselých modelových podmínkách (Schöttelndreier et al., 2001; Tolrȧ et al., 2005; Myiagi et 

al., 2013). Širokolisté šťovíky zejména šťovík tupolistý a šťovík kadeřavý jsou považovány 

za významné celosvětově rozšířené plevele zejména travních porostů a orných půd (Hrdličková et 

al., 2011). Šťovík zahradní, šťovík kyselý nebo šťovík tupolistý mohou být používány 

v gastronomii jako listová zelenina nebo ve fytoterapii (Demirezer et al., 2001; Vardavas et al., 
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2006; Tuazon-Nartea a Savage, 2013). V poslední době se řada vědců zabývá myšlenkou využít 

různé druhy šťovíků ve fytoremediačních technologiích (Güleryüz et al., 2008; Barrutia et al., 2009; 

Muhammad et al., 2013). Důvodem je nenáročnost šťovíků, jejich všudypřítomnost a u některých 

druhů šťovíků i značný potenciál pro akumulaci rizikových prvků zejména díky jejich vysoké 

produkci biomasy (Zhuang et al., 2007). Výhodou je také jejich přirozený výskyt v průmyslových a 

důlních oblastech (Güleryüz et al., 2008; Epelde et al., 2010). Ve fytoremediačních technologiích 

mohou být šťovíky uplatněny především na mírně nebo středně kontaminovaných půdách, často 

jsou zařazovány mezi exkludační rostliny (např. šťovík kyselý nebo šťovík menší); (Wenzel et al., 

2003; Gaweda, 2009). Popsány byly také indikační a akumulační schopnosti šťovíků (šťovík kyselý 

nebo šťovík kadeřavý); (Zhuang et al., 2007; Epelde et al., 2010). Obsahy rizikových prvků se 

v rostlinných orgánech šťovíků mohou významně lišit podle míry kontaminace půd, konkrétního 

rizikového prvku nebo druhu šťovíku (Zhuang et al., 2007; Güleryüz et al., 2008; Gaweda, 2009). 

Tolerance šťovíků k rizikovým prvkům bude pravděpodobně souviset s přítomností organických 

kyselin. Organické kyseliny mohou hrát důležitou roli v toleranci a detoxikaci rizikových prvků 

rostlinami. Důvodem je možná vnější nebo vnitřní chelatace organických kyselin s rizikovými 

prvky (Sytar et al., 2013). 

 

3.4.1.2 Rychle rostoucí dřeviny a jejich využití ve fytoremediačních technologiích 

Rychle rostoucí dřeviny jsou na rozdíl od bylin charakterizovány řadou důležitých vlastností 

např. hlubší kořenový systém, vyšší produkce biomasy nebo vyšší transpirační aktivita (Tlustoš et 

al., 2007; Capuana, 2011), díky kterým jsou vhodné pro fytoremediační technologie (Dos Santos 

Utmazian a Wenzel, 2007). Velká pozornost z hlediska fytoremediací je zaměřována především 

na vrby, které je možné využít pro fytoextrakce i fytostabilizace (Pulford a Watson, 2003; Meers et 

al., 2007). Důvodem je jejich vysoká produkce biomasy a schopnost tolerovat nebo akumulovat 

rizikové prvky (Pulford a Watson, 2003; Abhilash et al., 2012). Distribuce rizikových prvků 

v orgánech vrb může být ovlivněna konkrétním rizikovým prvkem. Míra kontaminace půdy 

rizikovými prvky může mít také vliv na distribuci rizikových prvků v orgánech vrb i na produkci 

jejich biomasy (Tlustoš et al., 2007). Vrby mohou být využity ve fytoremediačních technologiích 

zejména na mírně nebo středně kontaminovaných půdách (Vysloužilová et al., 2003b; Jensen et al., 

2009). Na silně kontaminovaných půdách vrby neprosperují (Jensen et al., 2009). Produkce vrb je 

zde limitována fytotoxicitou Cd (až 80 mg.kg
-1

 v listech) a Zn (až 3000 mg.kg
-1

 v listech); (Jensen 

et al., 2009). Na silně kontaminovaných půdách je proto nezbytná imobilizace rizikových prvků 

před uplatněním fytoremediačních technologií (Vysloužilová et al., 2003a; Tlustoš et al., 2006a). 
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4 Vědecké hypotézy a cíle práce 

Tématem disertační práce bylo posoudit účinek imobilizačních půdních aditiv na mobilitu 

rizikových prvků a živin ve dvou půdách silně kontaminovaných rizikovými prvky As, Cd, Pb a Zn 

s odlišnými agrochemickými parametry. Tématem práce bylo i vyhodnotit reakce rostlin, 

pěstovaných na takto stabilizovaných půdách a účinky porovnat s kontrolními variantami půd, 

bez přidaných imobilizačních aditiv. 

 

Hypotézy práce 

1) Vápenaté hmoty a fosforečná aditiva reagují s rizikovými prvky, snižují jejich mobilitu 

v půdě a omezují jejich přístupnost pro rostliny. 

2) Aplikací vápenatých hmot a fosforečných aditiv do půdy se pravděpodobně mění přístupnost 

živin a tím může být negativně ovlivněn vývoj a růst rostlin. 

3) Účinnost aplikace vápenatých hmot a fosforečných aditiv je pravděpodobně ovlivněna 

půdními vlastnostmi, intenzitou kontaminace a povahou kontaminantu. 

 

Cíle práce 

1) Sledování účinnosti aditiv (vápenaté hmoty, fosforečná aditiva) na omezení přístupnosti 

rizikových prvků a na změnu přístupnosti živin v půdě v modelových inkubačních 

experimentech. 

2) Hodnocení vlivu půdních aditiv (vápenaté hmoty, fosforečná aditiva) na omezení 

přístupnosti rizikových prvků v půdě a na akumulaci rizikových prvků v širokolistých 

šťovících a rychle rostoucích dřevinách v nádobovém pokusu. 

3) Posuzování účinku aditiv (vápenaté hmoty, fosforečná aditiva) z hlediska změny 

přístupnosti živin v půdě a akumulace živin v širokolistých šťovících a rychle rostoucích 

dřevinách v nádobovém pokusu. 
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5 Materiál a metody 

5.1 Charakteristika půd 

Pro inkubační i nádobové experimenty byly použity dvě půdy silně kontaminované 

rizikovými prvky s odlišnými agrochemickými parametry, z lokality Trhové Dušníky („Litavka“) a 

z lokality Kutná Hora („Malín“). Podrobné informace o historii a zdrojích kontaminace půd 

rizikovými prvky jsou uvedeny v kapitole 3.1. Detailní charakteristika obou zemin je uvedena 

v tabulce 1. 

 

Tabulka 1. Charakteristika zemin. 

charakteristika 
zemina 

Litavka Malín 

půdní druh písčitý hlinitý 

půdní typ, subtyp fluvizem glejová luvizem modální 

pH (CaCl2) 6,5 ± 0,02 7,3 ± 0,02 

KVK (mmol(+).kg
-1

) 109 ± 38 333 ± 15 

Corg (%) 3,6 ± 0,1 2,7 ± 0,1 

P Mehlich III (mg.kg
-1

) 9 ± 0,3 56 ± 3 

K Mehlich III (mg.kg
-1

) 192 ± 8 234 ± 4 

Ca Mehlich III (mg.kg
-1

) 1856 ± 31 8914 ± 98 

Mg Mehlich III (mg.kg
-1

) 160 ± 5 354 ± 5 

As total (mg.kg
-1

) 354 ± 2 688 ± 26 

Cd total (mg.kg
-1

) 53,8 ± 0,9 11,3 ± 0.2 

Cr total (mg.kg
-1

)) 51,5 ± 0,8 45 ± 1 

Cu total (mg.kg
-1

) 61 ± 0,4 62 ± 2 

Fe total (mg.kg
-1

) 21193 ± 146 17379 ± 224 

Mn total (mg.kg
-1

) 2688 ± 16 371 ± 4 

Ni total (mg.kg
-1

) 18,5 ± 0,1 23,5 ± 0,3 

Pb total (mg.kg
-1

) 3305 ± 85 98 ± 31 

Zn total (mg.kg
-1

) 6172 ± 42 1022 ± 18 

total – pseudocelkové obsahy rizikových prvků – extrakce lučavkou královskou 

 

5.2 Charakteristika aditiv 

Anorganická půdní aditiva, která byla v rámci experimentů použita, jsou uvedena v tabulce 

2. Z vápenatých hmot bylo vybráno okamžitě rozpustné pálené vápno a pozvolna rozpustný 

dolomit. Jako zástupci fosforečných aditiv byly zvoleny trojitý superfosfát s rychle uvolnitelným 

fosforem a mletý fosfát s pozvolna uvolnitelným fosforem. 
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Tabulka 2. Charakteristika imobilizačních aditiv. 

charakteristika 

aditivum 

pálené vápno 
a
 

(L) 

dolomit 
b
  

(D) 

mletý fosfát 
c
 

(P) 

trojitý superfosfát 
a
 

(S) 

pH (CaCl2) 12,0 ± 0,01 8,3 ± 0,02 7,8 ± 0,01 2,2 ± 0,003 

P total (g.kg
-1

) 0 0 67 ± 11 246 

Ca total (g.kg
-1

) 686 220 174 ± 22 159 

Mg total (g.kg
-1

) 0 100 2,6 ± 0,2 0 

As total (mg.kg
-1

) 0 1,2 ± 0,3 5,8 ± 1,5 0 

Cd total (mg.kg
-1

) 0 0,02 ± 0,01 3,2 ± 0,3 0 

Fe total (mg.kg
-1

) 0 0 469 ± 77 0 

Mn total (mg.kg
-1

) 0 0 7,9 ± 1,3 0 

Pb total (mg.kg
-1

) 0 0,29 ± 0,01 0,8 ± 0,2 0 

Zn total (mg.kg
-1

) 0 0,7 ± 0,2 83,5 ± 13,7 0 

a
 – chemicky čistá látka, distributor Lach-Ner s.r.o., Česká republika 

b
 – distributor Agro CS a.s., Česká republika 

c
 – distributor Timac Agro Czech s.r.o., Česká republika 

total – pseudocelkové obsahy rizikových prvků (As, Cd, Fe, Mn, Pb, Zn) – extrakce lučavkou královskou 

total – pseudocelkové obsahy makroprvků (P, Ca, Mg) – extrakce lučavkou královskou (mletý fosfát) nebo 

převzaty od distributorů (pálené vápno, dolomit, trojitý superfosfát) 

 

5.3 Charakteristika rostlin 

Pro nádobové pokusy byly vybrány zástupci bylin i dřevin (viz kapitola 3.4). Konkrétně byl 

zvolen šťovík tupolistý (Rumex obtusifolius L.) a vrba Smithova (Salix × smithiana Willd.), tj. 

přirozený hybrid vrby jívy a vrby košíkářské (Tlustoš et al., 2007; Weger, 2008). 

 

5.4 Inkubační experimenty s vápenatými hmotami a fosforečnými aditivy 

Cílem inkubačních experimentů bylo zhodnotit účinek vápnění a fosforečných aditiv 

pro stabilizaci toxických prvků (As, Cd, Pb, Zn) a mikroprvků (Fe, Mn) ve vybraných půdách 

(tabulka 1). 

Modelové experimenty zahrnovaly čtrnáct variant pro každou zeminu (C – kontrolní 

varianta bez přídavku vápenatých hmot; L1, L2 a L3 – varianty s aplikací vápna; D1, D2 a D3 – 

varianty s aplikací dolomitu; C – kontrolní varianta bez přídavku fosforečných aditiv; S1, S2 a S3 – 

varianty s aplikací superfosfátu; P1, P2 a P3 – varianty s aplikací mletého fosfátu). Aplikační dávky 

aditiv jsou uvedeny v tabulce 3. Celkem bylo založeno 28 pokusných variant pro obě zeminy. 

Každá varianta byla desetkrát opakována. 
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Tabulka 3. Množství makroprvků (P, Ca a Mg) a rizikových prvků (As, Cd, Pb a Zn) dodaných 

do půd třemi rostoucími aplikačními dávkami vápna (L1, L2, L3), dolomitu (D1, D2, D2), 

superfosfátu (S1, S2, S3) a mletého fosfátu (P1, P2, P3). 

aditivum 
zkratka 

aditiv 

množství prvků dodaných do půdy 

P 

g.kg
-1

 

Ca 

g.kg
-1

 

Mg 

g.kg
-1

 

As 

mg.kg
-1

 

Cd 

mg.kg
-1

 

Pb 

mg.kg
-1

 

Zn 

mg.kg
-1

 

pálené vápno 

L1 0 15 0 0 0 0 0 

L2 0 30 0 0 0 0 0 

L3 0 60 0 0 0 0 0 

dolomit 

D1 0 15 6,8 0,1 0,001 0,02 0,05 

D2 0 30 13,6 0,2 0,003 0,04 0,1 

D3 0 60 27,2 0,3 0,006 0,08 0,2 

trojitý superfosfát 

S1 0,3 0,2 0 0 0 0 0 

S2 1 0,7 0 0 0 0 0 

S3 3 2 0 0 0 0 0 

mletý fosfát 

P1 0,1 0,3 0 0,009 0,005 0,001 0,1 

P2 0,3 0,8 0 0,03 0,01 0,004 0,4 

P3 1 2,6 0 0,09 0,05 0,01 1,25 

V 250 ml plastových lahvích bylo 50 g na vzduchu proschlé zeminy, přeseté přes 2 mm síto, 

smícháno s příslušným množstvím aditiva (tabulka 3). Následně byla do každé plastové lahve 

přidána deionizovaná voda v množství zajišťující 60 % maximální vodní kapacity půdy. Inkubační 

experimenty probíhaly při konstantní teplotě 25°C po dobu 7, 14, 28 a 42 dnů. 

 

5.4.1 Analýzy půd 

Ve výše uvedených dnech byly v půdních vzorcích stanoveny mobilní a potenciálně 

mobilizovatelné koncentrace As, Cd, Pb, Zn, Fe a Mn metodou optické emisní spektrometrie 

s indukčně vázaným plazmatem (ICP-OES, VARIAN Vista-Pro, Varian, Austrálie). Vlastnímu 

stanovení koncentrací jednotlivých prvků předcházela jednoduchá extrakce půdy. Pro zjištění 

mobilních koncentrací prvků byly půdní vzorky extrahovány roztokem CaCl2 o koncentraci 0,01 

mol.l
-1

 v poměru 1/2,4 (w/v) po dobu 6 hodin. Pro určení potenciálně mobilizovatelných 

koncentrací prvků v půdě byly půdní vzorky vyluhovány roztokem CH3COOH o koncentraci 0,11 

mol.l
-1

 v  poměru 1/2,4 (w/v) po dobu 16 hodin. 

 

5.5 Nádobové pokusy se širokolistými šťovíky a rychle rostoucími dřevinami 

Cílem nádobových pokusů bylo posoudit vlastnosti tolerantní byliny a dřeviny pěstované 

na půdách stabilizovaných vápněním nebo aplikací fosforečných aditiv. 
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Při založení pokusů bylo do plastových nádob odváženo 5 kg na vzduchu proschlé, přeseté 

(10 mm síto) zeminy smíchané s hnojivým roztokem NPK (0,5 g N ve formě NH4NO3; 0,16 g P a 

0,4 g K ve formě K2HPO4) a následně s imobilizačními aditivy. 

Širokolisté šťovíky. Jednoletý nádobový experiment zahrnoval tři varianty pro každou 

zeminu (C – kontrolní, zemina bez přídavku aditiva; Ca – pálené vápno v dávce 7,3 g.kg
-1

 zeminy a 

P – trojitý superfosfát v dávce 1,3 g.kg
-1

 zeminy). Pokusné varianty byly založeny v pěti 

opakováních pro obě zeminy. Do každé nádoby bylo do hloubky 1-2 cm zaseto 100 semen šťovíku 

tupolistého. Po měsíci byly rostliny vyjednoceny na 3 rostliny na nádobu. Po šesti měsících růstu 

byla biomasa šťovíků sklizena a rozdělena na podzemní a nadzemní orgány (stonky, listy a 

semena). Na konci pokusu byly odebrány půdní vzorky z celého půdního profilu nádoby. 

Rychle rostoucí dřeviny. Tříletý nádobový experiment zahrnoval pět variant pro každou 

zeminu. Pokusné varianty: C – kontrolní, zemina bez přídavku aditiva; L1 – pálené vápno v dávce 

7,3 g.kg
-1

 zeminy; L2 – pálené vápno v dávce 21,9 g.kg
-1

 zeminy; D1 – dolomit v dávce 21,6 g.kg
-1

 

zeminy a D2 – dolomit v dávce 68,1 g.kg
-1

 zeminy byly založeny ve čtyřech opakováních pro obě 

zeminy. Do každé nádoby byl zasazen jeden 20 cm řízek vrby, vyčnívající cca. 1-2 cm nad povrch 

půdy. Od druhé vegetační sezóny bylo vrbám ve čtrnáctidenních intervalech mimokořenově 

dodáváno Fe (6% roztok Fe ve formě EDDHMA, tj. kyselina etylendiamindi(o-hydroxy-p-

metylfenyl)octová). Před každou vegetační sezónou byly uhynulé řízky vrb nahrazeny novými 

řízky. Na konci každého vegetačního období (září) byla nadzemní biomasa vrb (listy, větve) 

sklizena. Zároveň byly odebrány půdní vzorky z celého půdního profilu nádoby. 

 

5.5.1 Analýzy půd 

Půdní vzorky byly usušeny při teplotě 25°C, přesety přes 2 mm síto a extrahovány roztoky 

CaCl2 o koncentraci 0,01 mol.l
-1

 (Tlustoš et al., 1994) a CH3COOH o koncentraci 0,11 mol.l
-1

 

(Quevauviller, 1998). V půdních extraktech byla stanovena široká škála prvků pomocí metod ICP-

OES (makroprvky – P, mikroprvky – Cu, Fe, Mn, Ni, toxické prvky – Al, As, Cd, Cr, Pb, Zn) a 

plamenové atomové absorpční spektrometrie (FAAS, VARIAN SpectrAA-280, Austrálie); 

(makroprvky – K, Ca a Mg). Výměnná půdní reakce byla měřena v suspenzi půdy a roztoku CaCl2 

o koncentraci 0,01 mol.l
-1

 v poměru 1/5 (w/v). V případě nádobového pokusu se šťovíkem 

tupolistým byly půdní vzorky vyluhovány také roztokem KCl o koncentraci 0,5 mol.l
-1

 (výměnná 

frakce Al), deionizovanou vodou (vodorozpustná frakce Al) v poměru 1/10 (w/v; Drabek et al., 

2005) a roztoky kyseliny citrónové a šťavelové o koncentraci 0,11 mol.l
-1

 (frakce Al výměnná, 

vázaná na uhličitany a redukovatelná); (Wuana et al., 2010) v poměru 1/20 (w/v). Vybrané labilní 
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koncentrace Al byly stanoveny pomocí metody ICP-OES. Půdní reakce byla měřena i v suspenzi 

půdy a roztoku kyseliny octové, citrónové nebo šťavelové o koncentraci 0,11 mol.l
-1

 (1/20, w/v). 

 

5.5.2 Analýzy rostlin 

Biomasa rostlin byla usušena při teplotě 60°C a rozemleta. Celkové obsahy makroprvků, 

mikroprvků a toxických prvků byly stanoveny pomocí metod ICP-OES a FAAS. Vlastnímu 

stanovení obsahů jednotlivých prvků předcházel vysokotlaký mikrovlnný rozklad ve směsi 65% 

HNO3:30% H2O2 (4:1; Ethos 1, MLS GmbH, Německo) u šťovíků nebo klasický rozklad na suché 

cestě, tj. zpopelnění vzorku s následným rozpuštěním popela ve zředěné HNO3 (Mader et al., 1998) 

u vrb. Pro zajištění kvality zjištěných dat byly použity referenční materiály CTA-OTL-1 (Oriental 

Tobacco Leaves, šťovíky) a NCS DC 73348 (Bush Branches and Leaves, vrby). Obsah N 

ve šťovících byl stanoven metodou podle Kjeldahla na přístroji Vapodest 50s (Gerhardt, 

Königswinter, Německo) po mokrém rozkladu 98% H2SO4 za přítomnosti práškového selenu. 

Pomocí iontově-výměnné chromatografie s potlačenou vodivostí (IC, ICS 1600, Dionex, USA; 

Tejnecký et al., 2010), po výluhu rostlinných orgánů v horké vodě (Malik et al., 2008), byly 

v dospělých rostlinách šťovíků stanoveny i obsahy aniontů nízkomolekulárních organických 

kyselin. Obsahy Al byly stanoveny ve stejné suspenzi pomocí metody ICP-OES. Během prvních 28 

dnů byly hodnoceny i počáteční fáze růstu šťovíku. 

 

5.6 Statistická analýza dat 

Statistické vyhodnocení dat bylo provedeno v programu STATISTICA 12.0 (StatSoft, Tulsa, 

OK, USA). Výběr vhodné statistické metody byl ověřen Shapiro-Wilkovým testem normality a 

Levenovým testem homogenity rozptylu. Data z inkubačních experimentů byla vyhodnocena 

pomocí ANOVy při opakovaných měřeních a jednoduché ANOVy s následným Tukeyho HSD 

testem na hladině významnosti ɑ=0,05. Pro vyhodnocení dat z nádobových pokusů byl zvolen 

neparametrický Kruskal-Wallisův test s následným vícenásobným porovnáním průměrů. 

Ke statistickému zpracování dat byla použita také analýza hlavních komponent (PCA) v programu 

CANOCO 4.5 (ter Braak a Šmilauer, 2002). Vztah mezi vybranými proměnnými byl posouzen i 

lineární regresí. 
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6 Výsledky a diskuse 

6.1 Regulace mobility prvků v půdách silně kontaminovaných rizikovými prvky 

Mobilita toxických prvků (As, Cd, Pb, Zn) a mikroprvků (Fe, Mn) byla významně ovlivněna 

půdními vlastnostmi. V alkalické půdě Malín nebyla mobilita prvků změněna vápněním ani aplikací 

fosforečných aditiv. Tyto výsledky jsou v souladu s dalšími studiemi, které potvrzují, že 

při alkalickém pH půd je rozpustnost řady prvků minimální (Podlešáková et al., 2001; Němeček et 

al., 2010; Kabata-Pendias, 2011). Po aplikaci fosforečných aditiv do alkalických půd byla příčinou 

neúspěšné imobilizace prvků i přítomnost fosforečnanů ve velmi málo rozpustných formách (Hong 

et al., 2010; Moradi et al., 2012). Aplikace vápenatých hmot a fosforečných aditiv účinně 

regulovaly mobilitu prvků ve slabě kyselé půdě Litavce. Významnou úlohu v regulaci prvků 

ve slabě kyselé půdě sehrálo aditivum. Potenciálně mobilizovatelné koncentrace Cd, Pb, Zn a Mn 

byly během 42 dnů inkubace více imobilizovány aplikací rychle rozpustných aditiv 

(vápno>superfosfát) než pomalu rozpustných aditiv (dolomit~mletý fosfát). Důvodem byl 

významný nárůst půdní reakce až na pH=12 po aplikaci vápna a okamžitá reaktivita účinné složky 

superfosfátu (H2PO4
-
) s prvky v půdním roztoku (Dermatas a Meng, 2003; Guo et al., 2006; Alkorta 

et al., 2010). Naopak labilní koncentrace As a Fe a mobilní koncentrace Pb a Mn nebyly omezeny 

vápněním ani aplikací fosforečných aditiv. Podle účinnosti imobilizačních aditiv ve slabě kyselé 

půdě byly rizikové prvky rozděleny do dvou skupin – 1) bez poklesu koncentrací (mobilních i 

potenciálně mobilizovatelných – As, Fe a mobilních – Pb, Mn) a 2) pokles koncentrací (potenciálně 

mobilizovatelných – Pb, Mn a mobilních i potenciálně mobilizovatelných – Cd, Zn). 

Při regulaci mobility Pb a Mn významnou roli sehrálo i použité extrakční činidlo. Půdní 

aditiva úspěšně imobilizovala potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb i Mn v pořadí: mletý 

fosfát˂dolomit˂superfosfát˂vápno (grafy 1a, 1b, 1c, 1d). Po aplikaci vápna byla výrazně zvýšena 

půdní reakce až na pH=12 a následkem toho byly okamžitě omezeny potenciálně mobilizovatelné 

koncentrace Pb a Mn. Přídavek dolomitu snížil Pb a Mn jen mírně – precipitací dvojmocných 

kationtů Pb a Mn s uhličitany (Elkhatib et al., 1991; Otero et al., 2009). Středně rozpustný 

superfosfát s okyselujícím účinkem byl schopný poskytnout více volných fosforečnanových iontů 

pro reakce s Pb ve slabě kyselé půdě (Wang et al., 2008; Thawornchaisit a Polprasert 2009; Cui et 

al., 2010) než pomalu rozpustný mletý fosfát. Potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb byly více 

sníženy aplikací superfosfátu než aplikací mletého fosfátu. Mírné snížení potenciálně 

mobilizovatelných koncentrací Mn po aplikaci superfosfátu souviselo s tvorbou nerozpustných 

fosforečnanových komplexů s Mn – MnHPO4 a Mn3(PO4)2 (Vangronsveld et al. 2009). 
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Graf 1. Potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb (1a, 1b) a Mn (1c, 1d) ve slabě kyselé půdě 

v 7., 14., 28. a 42. dnu od aplikace vápenatých hmot (pálené vápno – L1, L2, L3, dolomit – D1, D2, 

D3) a fosforečných aditiv (mletý fosfát – P1, P2, P3, trojitý superfosfát – S1, S2, S3) a bez přídavku 

aditiv (kontrola – C). 

 

Půdní aditiva imobilizovala potenciálně mobilizovatelné koncentrace Cd i Zn v pořadí: 

mletý fosfát˂dolomit˂superfosfát˂vápno (grafy 2a, 2b, 2c, 2d). Půdní aditiva účinkovala podobně i 

na mobilní koncentrace Cd a Zn. Stabilizace Cd a Zn pomocí vápnění byla vyvolána podobnými 

imobilizačními mechanismy. Okamžitý pokles mobilních i potenciálně mobilizovatelných 

koncentrací Cd a Zn po aplikaci vápna souvisel s vysoce rozpustnou formou vápna (Mayfield et al., 

2004). Mobilní a potenciálně mobilizovatelné koncentrace Cd a Zn byly přídavkem dolomitu 

snižovány pozvolna – precipitací dvojmocných kationtů Cd a Zn s uhličitany (Bradl, 2004). 

Stabilizace mobilních a potenciálně mobilizovatelných koncentrací Cd pomocí fosforečných aditiv 

byla spojena s precipitací volných fosforečnanových iontů s dvojmocnými kationty Cd do podoby 

nerozpustných fosforečnanů kademnatých – Cd3(PO4)2 (Spuller et al., 2007; Hong et al., 2010). 

Vzhledem k chemické podobnosti Cd a Zn (Kabata-Pendias, 2011) se imobilizace Zn pomocí 

aplikace fosforečných aditiv ve většině případů podobala imobilizaci Cd. 
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Graf 2. Potenciálně mobilizovatelné koncentrace Cd (2a, 2b) a Zn (2c, 2d) ve slabě kyselé půdě 

v 7., 14., 28. a 42. dnu od aplikace vápenatých hmot (pálené vápno – L1, L2, L3, dolomit – D1, D2, 

D3) a fosforečných aditiv (mletý fosfát – P1, P2, P3, trojitý superfosfát – S1, S2, S3) a bez přídavku 

aditiv (kontrola – C). 

 

Aplikační dávky imobilizačních aditiv sehrály v regulaci mobility prvků důležitou úlohu. 

Vliv aplikačních dávek aditiv na mobilitu toxických prvků a mikroprvků v půdě potvrzují i další 

studie (Elkhatib et al., 1991; Bolan a Duraisamy, 2003; Yan et al., 2015). 

 

6.2 Pěstování rostlin na stabilizovaných půdách 

6.2.1 Rychle rostoucí dřeviny 

Růst a mortalita rostlin. Okamžité sázení vrb do půd ošetřených vyšší dávkou vápna (L2) 

bylo neslučitelné s jejich životaschopností – vrby uhynuly ještě před sklizní (tabulka 4). 

Pro počáteční vývoj vrb byla silně alkalická reakce půdy vyvolaná aplikací vysoké dávky vápna 

nevhodná. Nesoulad s potřebou vysokého pH půdy pro dobrý rozvoj kořenů vrb (Hytӧnen a 

Kaunisto, 1999) pravděpodobně souvisel s destrukcí kořenů hydroxidem vznikajícím reakcí vápna 

s vodou. Další příčinou mohly být vysoké koncentrace rizikových prvků po mineralizaci organické 

hmoty ve vyvápněné půdě (Mühlbachová a Tlustoš, 2006). Dávka dolomitu sehrála důležitou roli 

v úhynu vrb. Zhoršený růst a zvýšená mortalita vrb byly pozorovány ve slabě kyselé půdě Litavce 

ošetřené nižší dávkou dolomitu (D1); (tabulka 4 a graf 3a). 
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Tabulka 4. Mortalita vrb (%) a pH půd, ve kterých byly vrby pěstovány během tříletého období. 

zemina varianta mortalita pH (CaCl2) 

vegetační období vegetační období 

1. 2. 3. 1. 2. 3. 

Litavka C 0 25 0 6,0
b

 ± 0,02 6,2
b

 ± 0,04 6,1
b

 ± 0,06 

 L1 50 0 0 7,7
ab

 ± 0,03 7,6
ab

 ± 0,03 7,4
ab

 ± 0,03 

 L2 75† 0 25 7,9
ac

 ± 0,01 7,8
ac

 ± 0,02 7,7
a

 ± 0,07 

 D1 25 50 25 6,6
bc

 ± 0,02 6,7
b

 ± 0,03 6,7
bc

 ± 0,06 

 D2 100 0 0 6,6
bc

 ± 0,02 6,9
bc

 ± 0,07 6,7
bc

 ± 0,04 

Malín C 0 0 0 7,3
ab

 ± 0,03 7,2
ab

 ± 0,02 7,2
ab

 ± 0,01 

 L1 0 0 0 7,7
ab

 ± 0,04 7,6
ab

 ± 0,04 7,4
ab

 ± 0,02 

 L2 100† 0 0 8,3
a

 ± 0,04 7,9
a

 ± 0,02 7,6
ac

 ± 0,02 

 D1 0 0 0 7,4
ab

 ± 0,03 7,3
ab

 ± 0,02 7,3
ab

 ± 0,02 

 D2 0 0 0 7,3
ab

 ± 0,01 7,4
ab

 ± 0,03 7,3
ab

 ± 0,03 

† – úhyn vrb před sklizní 

Pokusné varianty: C – kontrolní; L1, L2 – aplikace páleného vápna ve dvou dávkách; D1, D2 – aplikace 

dolomitu ve dvou dávkách 

 

Produkce biomasy. Vyšší výnosy listů vrb ve slabě kyselé půdě Litavce a vyšší výnosy 

větví v alkalické půdě Malín byly pravděpodobně způsobeny rozdílnou půdní reakcí a mírou 

kontaminace půd (Tlustoš et al., 2007). Aplikace vápna v prvním roce pokusu, bez ohledu 

na použitou dávku (L1, L2), přispěla ke zvýšení výnosu nadzemní biomasy vrb ve druhém a třetím 

roce pokusu ve slabě kyselé půdě Litavce (graf 3a). Vyšší dávka vápna (L2) přispěla ke zvýšení 

výnosu vrb od druhého roku pokusu i v alkalické půdě Malín (graf 3b). Pozvolná účinnost dolomitu 

(Mayfield et al., 2004) se projevila ve slabě kyselé půdě Litavce od třetí vegetační sezóny 

zvýšeným růstem vrb (viz varianta D2 v grafu 3a). 

 

Graf 3. Celková produkce nadzemní biomasy vrb (g.rostlina
-1

). 

 

 

Pokusné varianty: C – kontrolní; L1, L2 – aplikace páleného vápna ve dvou dávkách; D1, D2 – aplikace 

dolomitu ve dvou dávkách 
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Obsahy a distribuce makroprvků, mikroprvků a toxických prvků v orgánech vrb. 

Vyšší obsahy P, K, Ca a Mg v listech než ve větvích byly stanoveny v kontrolních půdách. Zvýšený 

transport makroprvků z větví do listů vrb nebyl vápněním ovlivněn. Vápnění ve většině případů 

nezměnilo ani obsahy makroprvků v nadzemní biomase. Vyšší obsahy P ve větvích v prvním roce 

pokusu souvisely s růstovým omezením vrb po vápnění. Obsahy většiny makroprvků stanovené 

ve vrbách v kontaminovaných kontrolních půdách se podobaly hodnotám makroprvků ve vrbách 

pěstovaných v nekontaminovaných půdách (4,5 g Ca.kg
-1

; 2-2,5 g Mg.kg
-1

; 8-18 g K.kg
-1

; Jug et al., 

1999). Pouze zjištěný průměrný obsah P v listech vrb (1,7 g.kg
-1

) ve slabě kyselé kontrolní půdě je 

možné považovat za skrytý nedostatek P (˂ 2,1 g.kg
-1

; Jug et al., 1999). 

Vyšší obsahy Fe, Mn a Ni v listech než ve větvích vrb byly zjištěny v kontrolních půdách. 

Vápnění nezměnilo zvýšený transport Fe, Mn ani Ni z větví do listů. Na rozdíl od ostatních 

mikroprvků obsah i distribuci Cu v nadzemní biomase ovlivňovaly půdní vlastnosti. Ve slabě 

kyselé půdě byl zjištěn omezený transport Cu z větví do listů. V alkalické půdě byl naopak 

pozorován transport zvýšený. Podobné výsledky popisují i Kacálková et al. (2015). Vápnění 

distribuci Cu v nadzemní biomase vrb nezměnilo. Během první vegetační sezóny byly u vrb 

ve slabě kyselé půdě pozorovány viditelné příznaky nedostatku Fe, tzv. chlorózy, s nejvyšší 

pravděpodobností vyvolané fytotoxicitou Zn (>100 mg Zn.kg
-1

; Kabata-Pendias, 2011). 

K podobným závěrům dospěli i další autoři (Vysloužilová et al., 2003b; Tlustoš et al., 2007). 

Stanovené obsahy Cu v listech vrb (až 15,4 mg.kg
-1

) v kontaminovaných kontrolních půdách byly 

ve většině případů vyšší než běžné obsahy Cu v listech vrb v kyselých nekontaminovaných půdách 

(3,5-9,2 mg Cu.kg
-1

; Syso et al., 2014). Zjištěné obsahy Mn a Ni v listech vrb v kontaminovaných 

kontrolních půdách (<26,9 mg Mn.kg
-1

; <1,8 mg Ni.kg
-1

) byly nižší než běžné obsahy Mn a Ni 

v listech vrb v kyselých nekontaminovaných půdách (168-779 mg Mn.kg
-1

; 5,3-13 mg Ni.kg
-1

; Syso 

et al., 2014). V prvním roce pokusu byly obsahy Cu, Fe a Mn v nadzemních orgánech vrb nižší než 

v následných letech. Důvodem byla jejich precipitace vyvolaná alkalickým pH půdy po vápnění 

v první vegetační sezóně. Vyšší obsahy Fe v listech vrb souvisely také s listovou aplikací Fe 

prováděnou od druhé vegetační sezóny. 

Vyšší obsahy Al, Cd a Zn v listech než ve větvích vrb byly zjištěny v kontrolních půdách. 

Podobné výsledky popisují i další autoři (Tlustoš et al., 2007; Kacálková et al., 2015). Vápnění 

neovlivnilo zvýšený transport Al, Cd a Zn z větví do listů vrb. Obsahy i distribuce Cr a Pb 

ve vrbách se odlišovaly od předešlých toxických prvků. Chrom v nadzemní biomase ovlivňovaly 

chemické vlastnosti půd. Na Pb ve vrbách významně působily půdní vlastnosti i vápnění. Vliv 

sledované doby působení aditiv se projevil na obsahu většiny toxických prvků. Zvýšené obsahy Al, 

Cd a Cr v nadzemních orgánech po třetí vegetační sezóně byly pravděpodobně vyvolány sníženou 
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imobilizační účinností vápnění (Lee et al., 2004). Hranice fytotoxicity pro Cd a Zn (>5 mg Cd.kg
-1

, 

>100 mg Zn.kg
-1

; Pugh et al., 2002; Kabata-Pendias, 2011) byly překročeny u listů vrb na obou 

kontrolních půdách. Stanovené obsahy Pb v listech vrb ve slabě kyselé kontrolní půdě byly vyšší 

(až 3,0 mg Pb.kg
-1

) než běžné obsahy Pb v listech vrb v kyselých nekontaminovaných půdách (1,0-

1,1 mg Pb.kg
-1

; Syso et al., 2014). Hranice fytotoxicity pro Pb (˃30 mg.kg
-1

; Pugh et al., 2002) však 

překročena nebyla. 

Aplikace nižší dávky dolomitu nebyla vhodným opatřením pro pěstování vrb ve slabě kyselé 

půdě. Po aplikaci vápna nebyly zvýšené obsahy Pb v listech vrb sníženy, ale nepředstavovaly 

pro růst vrb takové omezení, jako vysoké obsahy Zn. Stabilizace půdy vápnem v kombinaci 

s listovou aplikací Fe částečně pomohlo omezit vysoké obsahy Cd a Zn v listech vrb. Uvedený 

postup pomohl snížit poměr Zn:Fe v listech a tím zmírnit nedostatek Fe v listech vrb ve slabě kyselé 

půdě. 

 

6.2.2 Širokolisté šťovíky 

Počáteční růst a mortalita rostlin. Počáteční růst a mortalita šťovíků byly ovlivněny půdou 

i aditivy (obrázek 1). 

 

Obrázek 1. Počáteční růst šťovíků v silně kontaminovaných půdách (Litavka – L, Malín – M). 

 

Rychleji a ve větším počtu vzcházely drobné rostliny šťovíků s načervenalými úzkými, dlouhými 

listy ve slabě kyselé kontrolní půdě (LC) a ve variantě se superfosfátem (LP); (graf 4a, obrázek 1). 

Pozorována byla také jejich výrazně vyšší mortalita. Důvodem úhynu šťovíků v počátečních fázích 
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růstu byla vysoká biodostupnost Cd, Pb a Zn ve slabě kyselé půdě. Po vyvápnění slabě kyselé půdy 

došlo k výraznému poklesu mobility Cd o 94 % a Zn o 82 % a tím byl pozitivně ovlivněn vývoj 

raných fází šťovíků. Rostliny měly širší, méně načervenalé listy (obrázek 1 – varianta LCa). 

V alkalické kontrolní půdě (MC) a ve variantě se superfosfátem (MP) byly pozorovány 

zelené, více životaschopné rostliny (obrázek 1). Počáteční vývoj šťovíků ve vyvápněné alkalické 

půdě byl výrazně horší (graf 4b – varianta Ca). Strádání rostlin bylo spojeno s alkalickým pH půdy 

(pH=7,6) a s vysokou počáteční dostupností Ca v kontrolní půdě. Nízká mobilita rizikových prvků, 

stanovená již v alkalické kontrolní půdě, neměla vliv na kvalitu šťovíků v počátečních fázích růstu. 

Citlivost dospělých rostlin šťovíků k vysokým obsahům Ca a Mg v nekontaminované půdě 

pozorovali již Humphreys et al. (1999) a Hann et al. (2012). Šťovíky jako tzv. oxalátní rostliny 

(White a Broadley, 2003) dokáží vysoké obsahy Ca ve svých pletivech inaktivovat tvorbou vysoce 

nerozpustných komplexů Ca se šťavelany a jejich zabudováním do vakuol nebo buněčných stěn 

(Franceschi a Nakata, 2005; Tolrȧ et al., 2005). Novým poznatkem doktorské práce byla prokázaná 

citlivost šťovíků v raných fázích růstu k vysokým obsahům Ca ve vyvápněné alkalické půdě. 

Novým zjištěním také bylo, že pro počáteční růst šťovíků je nevyhovující vysoká biodostupnost Cd, 

Pb a Zn ve slabě kyselé kontrolní půdě i ve variantě se superfosfátem. 

 

Graf 4. Růst šťovíků během prvních 28 dnů ve slabě kyselé půdě Litavce (a) a v alkalické půdě 

Malín (b). 

 

 

Pokusné varianty: C – kontrolní, Ca – aplikace páleného vápna, P – aplikace trojitého superfosfátu 

 

Produkce biomasy. Chemické vlastnosti půd a půdní aditiva významně působily také 

na produkci biomasy dospělých rostlin v kontaminovaných půdách. Celková produkce biomasy 

šťovíků i produkce jednotlivých orgánů rostla v obou půdách v pořadí: kontrola~superfosfát<vápno 



22 

 

(tabulka 5). Vysokými obsahy mikroprvků (>5 mg Ni.kg
-1

; Güleryüz et al., 2008) a toxických prvků 

v rostlině (>5 mg Cd.kg
-1

, >30 mg Pb.kg
-1

, >100 mg Zn.kg
-1

; Pugh et al., 2002; Kabata-Pendias, 

2011) bylo pravděpodobně inhibováno buněčné dělení a prodlužování buněk (Barrutia et al., 2009) 

a tím snížena produkce biomasy šťovíku. Vysoké obsahy toxických prvků dokonce omezily vývoj 

stonků a generativních orgánů ve slabě kyselé kontrolní půdě a ve variantě se superfosfátem. 

Aplikace superfosfátu nebyla vhodným opatřením pro zvýšení produkce biomasy šťovíků ve slabě 

kyselé ani v alkalické půdě. Šťovíky prosperovaly v půdách stabilizovaných vápnem. I další autoři 

(Tlustoš et al., 2006c; Alvarenga et al., 2008) popisují zvýšenou produkci biomasy polních plodin i 

plevelných rostlin ve vyvápněných kyselých půdách kontaminovaných Cd, Cu, Ni, Pb a Zn.  

 

Tabulka 5. Celková produkce biomasy šťovíků (g.rostlina
-1

). 

zemina varianta produkce suché hmoty 

Litavka C 0,5
c
 ± 0,1 

 Ca 17,0
a
 ± 1,5 

 P 1,3
c
 ± 0,3 

Malín C 9,1
b
 ± 0,8 

 Ca 19,1
a
 ± 1,7 

 P 11,6
b
 ± 1,1 

Pokusné varianty: C – kontrolní, Ca – aplikace páleného vápna, P – aplikace trojitého superfosfátu 

 

Obsahy a distribuce makroprvků, mikroprvků a toxických prvků v orgánech šťovíku. 

V kontrolních půdách byly nejvyšší obsahy makroprvků stanoveny v listech (N, P, K, Ca, Mg) i 

v semenech (N, P). Nejnižší obsahy makroprvků byly naopak zjištěny ve stoncích (N, P, Ca, Mg) a 

v podzemních orgánech šťovíků (K). Uvedené výsledky jsou v souladu s dalšími studiemi (López-

Lefebre et al., 2001; Gaweda, 2009; White a Veneklaas, 2012). Vápněním ani aplikací superfosfátu 

nebyla změněna distribuce makroprvků (K, Ca, Mg) mezi rostlinnými orgány šťovíku ve slabě 

kyselé ani v alkalické půdě. 

Nejvyšší obsahy většiny mikroprvků byly zjištěny v podzemních orgánech v kontrolních 

půdách. Jejich nejnižší obsahy byly stanoveny ve stoncích. V kontrolních půdách byl také zjištěn 

omezený transport mikroprvků z podzemních orgánů do listů. Podzemní orgány šťovíků fungovaly 

jako bariéra, která omezovala přesun vysokých obsahů mikroprvků do nadzemních orgánů. 

Podobné výsledky popisují i další autoři (Gaweda, 2009; Hänsch a Mendel, 2009; Zhang et al., 

2010). Ve vyvápněných půdách a v alkalické půdě po aplikaci superfosfátu byl zjištěn zvýšený 

transport Cu, Fe, Mn a Ni z podzemních orgánů do listů. Změny v distribuci mikroprvků byly 

pravděpodobně spojeny s přítomností organických kyselin. Jak již bylo uvedeno dříve, šťovíky se 

mohou bránit proti vysokým obsahům Ca ve svých pletivech tvorbou stabilních komplexů Ca se 

šťavelany (Tolrȧ et al., 2005; Miyagi et al., 2013). Je pravděpodobné, že na podobném principu 
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funguje vnitřní obranný mechanismus šťovíků i proti vysokým obsahům mikroprvků v podzemních 

orgánech v kontrolních půdách. Šťovíky zřejmě více ohrožují vysoké obsahy Ca než vysoké obsahy 

mikroprvků. Ve vyvápněných půdách šťavelany přednostně tvořily stabilní komplexy s Ca než 

s mikroprvky. Volné mikroprvky mohly být dále transportovány do listů. Zvýšený transport 

mikroprvků z podzemních orgánů do listů v alkalických půdách ošetřených superfosfátem lze 

vysvětlit dostatečným množstvím Ca uvolněným ze superfosfátu a z půdního roztoku. 

Obsahy a distribuce toxických prvků v biomase šťovíku se shodovaly s obsahy i s distribucí 

mikroprvků v kontrolních půdách i v půdách ošetřených vápnem a superfosfátem. Vnitřní obranná 

strategie šťovíků proti vysokým obsahům mikroprvků byla účinná i pro toxické prvky. Zvýšený 

transport toxických prvků do nadzemní biomasy po vápnění byl v rozporu s dalšími autory (Tlustoš 

et al., 2006c; Jiang et al., 2007; Qiu et al., 2011). Tito autoři ale pro své experimenty používali 

rostliny, které nepatřily do oxalátních rostlin (pšenice obecná, kukuřice setá, čínské zelí). Nízký 

obsah šťavelanů v neoxalátních rostlinách pravděpodobně neumožňoval uplatnit vnitřní obranný 

mechanismus proti vysokým obsahům vápníku. 

Na základě výsledků vegetačního pokusu byl šťovík tupolistý v kontrolních půdách zařazen 

mezi rostliny s nízkou akumulací As, Cd, Pb a Zn, mezi tzv. exkludační rostliny (Baker, 1981). 

K podobnému závěru – ale u šťovíku kyselého – dospěli i další autoři (Barrutia et al., 2009; 

Gaweda, 2009). Nově bylo během vegetačního pokusu zjištěno, že v půdách vyvápněných nebo 

v alkalické půdě ošetřené superfosfátem se šťovík tupolistý s nízkou akumulací (exkludační – 

translokační faktor, TF<1) choval jako rostlina s běžnou (indikační TF=1) až s vysokou akumulací 

(akumulační TF>1) rizikových prvků (tabulka 6). Určování rostlin vhodných pro fytoremediace by 

proto mělo být prováděno obezřetně s ohledem na vlastnosti rostlin a chemické vlastnosti půd. 

 

Tabulka 6. Hodnoty translokačního faktoru (TF) šťovíku tupolistého. 

proměnná prvek zemina/varianta 

Litavka Malín 

C Ca P C Ca P 

TF As 
*
 0,5

ab
 ± 0,2 2,7

ab
 ± 0,8 0,2

b
 ± 0,1 1,5

ab
 ± 0,7 4,5

a
 ± 1,7 3,9

ab
 ± 2,6 

Cd 
n.s.

 0,5
a
 ± 0,1 1,0

a
 ± 0,2 0,5

a
 ± 0,04 0,4

a
 ± 0,1 0,9

a
 ± 0,3 1,3

a
 ± 0,5 

Pb 
n.s.

 1,0
a
 ± 0,4 2,3

a
 ± 0,6 0,8

a
 ± 0,3 3,0

a
 ± 1,5 2,0

a
 ± 0,4 4,8

a
 ± 3,8 

Zn 
n.s.

 0,8
a
 ± 0,2 1,9

a
 ± 0,4 1,2

a
 ± 0,2 0,9

a
 ± 0,2 1,6

a
 ± 0,4 2,7

a
 ± 1,0 

TF – poměr celkového obsahu prvku v listech a celkového obsahu prvku v podzemních orgánech 

Pokusné varianty: C – kontrolní, Ca – aplikace páleného vápna, P – aplikace trojitého superfosfátu 

 

Dalším zjištěním při pokusu byla zvýšená tolerance šťovíku tupolistého k vysokým 

obsahům Al ve všech variantách. Celkové obsahy Al v rostlinách se běžně pohybují do 200 mg.kg
-1

 

sušiny (Kinraide, 1990). Při pěstování šťovíku v alkalické kontrolní půdě Malín byl experimentálně 
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zjištěn zvýšený transport Al z podzemních orgánů do listů. V listech bylo stanoveno dokonce 3413 

mg Al.kg
-1

sušiny (tabulka 7), což vedlo k překvapivému závěru, že šťovík tupolistý za těchto 

podmínek patří mezi hyperakumulační rostliny Al (>3000 mg Al.kg
-1

; Huang et al., 2009). 

K opačnému efektu došlo u šťovíku pěstovaného ve slabě kyselé kontrolní půdě Litavce (tabulka 7), 

kde byl transport Al do listů omezen. Stanovené obsahy Al v listech ve slabě kyselé kontrolní půdě 

byly sedmkrát nižší než v alkalické kontrolní půdě. 

 

Tabulka 7. Celkový obsah Al (mg.kg
-1

) v jednotlivých orgánech šťovíku. 

proměnná zemina varianta orgán 

   podzemní orgány stonky listy 

Al Litavka C 1702
aA

 ± 604 - 471
aBC

 ± 76 

  Ca 693
abA

 ± 344 41
bB

 ± 9 933
aABC

 ± 244 

  P 1052
aA

 ± 433 - 384
aC

 ± 88 

 Malín C 3514
abA

 ± 1583 169
bAB

 ± 63 3413
aAB

 ± 794 

  Ca 584
abA

 ± 257 133
bAB

 ± 49 1772
aABC

 ± 528 

  P 1767
abA

 ± 792 198
bA

 ± 25 3858
aA

 ± 794 

Pokusné varianty: C – kontrolní, Ca – aplikace páleného vápna, P – aplikace trojitého superfosfátu 

 

Je pravděpodobné, že se šťovík tupolistý ve slabě kyselé půdě brání proti vysokým obsahům Al 

vnějším mechanismem, tzv. uvolněním organických kyselin z rhizosféry a následnou chelatací s Al 

(Ma et al., 2001). Vnitřní detoxikaci Al, tzv. formaci stabilních komplexů Al s anionty organických 

kyselin uvnitř rostliny (Ma et al., 2001), šťovík pravděpodobně uplatňuje v alkalických půdách. 

V literatuře byly obranné mechanismy proti vysokým obsahům Al v rostlinách sledovány pouze 

v silně kyselých podmínkách (Arunakumara et al., 2013). Vnitřní mechanismus detoxikace Al byl 

popsán u šťovíku menšího (Schöttelndreier et al., 2001). Vnější mechanismus detoxikace Al uvedli 

Tolrȧ et al. (2005) u šťovíku kyselého. Využití obou obranných mechanismů proti vysokým 

obsahům Al u šťovíku v literatuře popsáno zatím nebylo. 

Obsahy a distribuce aniontů nízkomolekulárních organických kyselin v orgánech 

šťovíku. Obsahy ani distribuce organických aniontů v biomase šťovíků nebyly ovlivněny půdou ani 

aditivy. Zastoupení organických aniontů ve šťovících ovlivňovaly pouze rostlinné orgány (graf 5). 

Celkové množství aniontů organických kyselin vzrůstalo v pořadí: podzemní orgány˂stonky˂listy. 

Při hodnocení obsahů aniontů jednotlivých kyselin v orgánech šťovíků bylo nejvíce citronanů, 

maleinanů a vinanů zastoupeno v podzemních orgánech. Nejvyšší obsahy jablečnanů byly zjištěny 

ve stoncích. Mléčnany, mravenčany, octany, propionany a šťavelany převládaly v listech. Nejvyšší 

obsahy šťavelanů stanovené v listech šťovíku se shodovaly s výsledky Miyagi et al. (2010). Vyšší 

obsah citronanů v listech než ve stoncích byl v rozporu s Miyagi et al. (2010), což může souviset se 

stářím rostliny. Schopnosti organických kyselin tvořit s Al komplexy o různé stabilitě souvisí 
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s chemickou strukturou kyselin a s konstantou stability vzniklých komplexů (Hue et al., 1986; 

Strobel, 2001). 

 

Graf 5. Obsahy Al a aniontů nízkomolekulárních organických kyselin v orgánech šťovíku 

tupolistého (ordinační diagram). 

 

Pokusné varianty: půda Litavka: LC – kontrolní varianta, LCa – aplikace vápna, LP – aplikace superfosfátu; 
půda Malín: MC – kontrolní varianta, MCa – aplikace vápna, MP – aplikace superfosfátu 

 

Komplexy aniontů organických kyselin s Al se středně silnou až silnou stabilitou byly zastoupeny 

ve všech orgánech šťovíků (podzemní orgány – Al-citronany, Al-vinany, stonky – Al-jablečnany, 

listy – Al-šťavelany). Uvedené komplexy s nízkomolekulárními organickými kyselinami 

pravděpodobně souvisí s vnitřní obranou šťovíku proti vysokým obsahům Al (Ma et al., 2001; 

Singh a Chauhan, 2011). 
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7 Závěr 

Dosavadní výzkum v in-situ chemických imobilizací byl zaměřen především na hodnocení 

mobility toxických prvků a jejich dostupnosti pro rostliny. Ve vědeckých studiích byl však zřídka 

posuzován současně i vliv aditiv na regulaci mobility a biodostupnosti makroprvků a mikroprvků. 

Předložená disertační práce hodnotila obě hlediska a to toxické prvky a živiny v půdách i 

v rostlinách. V práci byla velká pozornost věnována zejména studiu vlastností tolerantní byliny a 

dřeviny pěstované na půdách stabilizovaných imobilizačními aditivy. V tomto kontextu může 

správné pochopení biologických i chemických vlastností tolerantních rostlin vést k jejich 

úspěšnému pěstování na půdách extrémně zatížených rizikovými prvky a tím ke smysluplnému 

využití takovýchto lokalit. 

V regulaci labilních (mobilních a potenciálně mobilizovatelných) koncentrací mikroprvků a 

toxických prvků v kontaminovaných půdách sehrály důležitou úlohu půdní vlastnosti, půdní aditiva 

i jejich aplikační dávky. Neméně podstatnou roli představoval též samotný prvek. Během 42 dnů 

inkubace byla imobilizace As, Cd, Pb, Zn, Fe a Mn v alkalické půdě pomocí aplikace vápenatých 

hmot a fosforečných aditiv neúčinná. Ve slabě kyselé půdě byly naopak prvky přídavkem aditiv 

významně regulovány. Vyvolané změny u prvků byly rozděleny do dvou skupin – 1) pokles 

koncentrací (imobilizace) a 2) bez poklesu koncentrací (mobilizace nebo bez změny). Půdní aditiva 

imobilizovala labilní koncentrace Cd, Zn i potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb a Mn. Jako 

nejvhodnější pro imobilizaci většiny toxických prvků se ukázaly aplikace rychle rozpustných aditiv, 

především přídavek vápna. 

Výše zmiňované parametry ovlivňovaly také uplatnění aditiv pro pěstování rostlin v půdách 

silně kontaminovaných rizikovými prvky. Podstatný byl i konkrétní rostlinný druh. Každé úspěšné 

pěstování rostlin začíná v raných fázích vývoje, jinak tomu není ani při pěstování šťovíků a vrb 

na kontaminovaných půdách. Vědecké studie se podle dostupných informací ale zatím nezabývaly 

vlivem imobilizačních aditiv na počáteční fáze růstu šťovíků v půdách silně kontaminovaných 

rizikovými prvky. Dle výsledků práce byl raný vývoj šťovíků ovlivněn půdními vlastnostmi. Půdy 

s vysokou dostupností Ca, Cd, Pb a Zn negativně ovlivnily vzcházení a přežívání šťovíků. Šťovíky 

ve slabě kyselé kontrolní půdě strádaly, naopak v alkalické kontrolní půdě prosperovaly. Přídavek 

vápna do slabě kyselé půdy růst šťovíků zlepšoval, naopak v alkalické půdě vzcházení a přežívání 

rostlin zhoršoval. Počáteční fáze růstu vrb byly také významně ovlivněny půdními vlastnostmi a 

aditivy. Jako nejméně vhodné prostředí pro pěstování vrb se ukázala slabě kyselá půda ošetřená 

nižší dávkou dolomitu. Ani půdní podmínky navozené v obou půdách okamžitě po aplikaci vyšší 

dávky vápna nebyly pro počáteční růst vrb vhodné. Pro efektivní pěstování vrb je podle zjištěných 

výsledků nezbytné vysazovat řízky do půd ošetřených vápnem až po ustavení rovnováhy v něm 
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případně až ve druhém roce po jeho aplikaci. Pro hospodářské využití kontaminovaných lokalit je 

nutné znát výslednou produkci biomasy pěstovaných rostlin. Vlastnosti půd ovlivnily produkci 

biomasy šťovíků i vrb. Vyšší produkci biomasy vykazovaly šťovíky v alkalické půdě. Přídavek 

vápna do obou půd produkci biomasy šťovíků výrazně zvýšil. Během vývoje šťovíků vymizel 

negativní účinek Ca na jejich růst, pozorovaný v počátečných fázích růstu šťovíků v alkalické půdě. 

Vrby produkovaly více listů ve slabě kyselé půdě a více větví v půdě alkalické. Nadzemní biomasa 

vrb byla zvýšena v půdách ošetřených vápnem až druhým rokem od jeho aplikace, v alkalické půdě 

jen po přídavku vyšší dávky vápna. Dolomit ovlivnil produkci biomasy vrb pouze ve slabě kyselé  

půdě. Nižší dávka dolomitu omezila produkci nadzemních orgánů vrb. Vrby začaly produkovat více 

biomasy až třetí rok po aplikaci vyšší dávky dolomitu. Nezbytná pro pěstování rostlin 

na kontaminovaných půdách je i informace o prvcích v biomase. Na rozdíl od vrb (tzv. zástupci 

neoxalátních rostlin) byla distribuce mikroprvků i toxických prvků mezi rostlinnými orgány šťovíku 

(tzv. zástupci oxalátních rostlin) ovlivněna aditivy. Omezený transport mikroprvků a toxických 

prvků z podzemních orgánů do listů šťovíků v kontrolních půdách byl vyvápněním půd a ošetřením 

alkalické půdy superfosfátem zvýšen. Změny v distribuci prvků byly pravděpodobně spojeny 

s přítomností organických kyselin ve šťovících. Na základě výsledků doktorské práce se nabízí 

možnost využít šťovík tupolistý, tzv. exkludační rostlinu As, Cd, Pb a Zn, pro vegetační mapování 

půd podle vizuálních symptomů pozorovaných na jeho nadzemních orgánech v odlišných 

fenologických fázích. Oxalátní šťovík tupolistý je možné doporučit i pro pěstování v silně 

kontaminovaných půdách stabilizovaných vápnem. Nově bylo zjištěno, že ve vyvápněných půdách 

a v alkalické půdě ošetřené superfosfátem se šťovík s nízkou akumulací (exkludační) choval jako 

rostlina s běžnou až s vysokou akumulací (indikační až akumulační) rizikových prvků, což vybízí 

k jeho využití při rekultivaci krajiny. Možnosti dalšího výzkumu a využití šťovíku nabízí i 

překvapivý výsledek hyperakumulační schopnosti šťovíku pro Al v alkalické půdě. Výsledky práce 

naznačují, že dosavadní znalosti ve zkoumané oblasti nemusí být kompletní. Budoucí výzkum by se 

tedy mohl s ohledem na druhy rostlin, jejich vlastnosti, půdní aditiva a chemické vlastnosti půd, 

zaměřit i na rozdíly mezi dalšími oxalátními a neoxalátními rostlinami, zkoumat možné souvislosti 

a to včetně potenciálního nebezpečí, které představuje vstup rizikových prvků do potravinového 

řetězce. 
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