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1 Úvod 

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

kontaminované několika rizikovými prvky současně. Takovéto lokality, vzhledem 

k potenciální toxicitě a vysoké stabilitě rizikových prvků v kontaminovaných půdách, 

představují environmentální problém, pro který je potřebné nalézt efektivní a dostupné řešení 

(do Nascimento a Xing, 2006; Alkorta et al., 2010). Na silně kontaminovaných lokalitách se 

ale 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 (Friesl-Hanl et al., 2009; 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 (Vácha et al., 2002b; 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). Pomocí konkrétních aditiv mohou být na principu 

adsorpce, komplexace nebo precipitace omezovány labilní formy rizikových prvků, bez vlivu 

na jejich celkové obsahy (Miretzky a Fernandez-Cirelli, 2008; Bolan et al., 2014). 

Na mobilitu rizikových prvků v půdě má vliv celá řada půdních parametrů (např. pH, kvalita a 

kvantita organické hmoty, kationtová výměnná kapacita – KVK, půdní druh i půdní typ); 

(Violante et al., 2010; Kunhikrishnan et al., 2012; 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 
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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 (Tlustoš et al., 2007; 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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2 Literární přehled 

2.1 Kontaminace půd rizikovými prvky 

Rizikové prvky je možné z hlediska jejich role v biologických systémech zařadit 

do dvou skupin – toxické (As, Cd, Pb, Hg) a esenciální při nižších koncentracích v půdě (Co, 

Cu, Fe, Mn, Ni, Zn); (Bolan et al., 2010; Nagajyoti et al., 2010; Ali et al., 2013). Specifikem 

rizikových prvků je, že nejsou mikrobiálně ani chemicky degradovány a na rozdíl od mnoha 

organických sloučenin setrvávají v půdě po dlouhou dobu (Ali et al., 2013; Bolan et al., 2014; 

Mahar et al., 2015). 

Kontaminace půd rizikovými prvky může být geogenního a antropogenního původu 

(Nagajyoti et al., 2010; Vácha et al., 2013; Bolan et al., 2014). Rizikové prvky geogenního 

původu se na rozdíl od těch vnesených do půdy lidskou činností ve většině případů nachází 

ve formách velmi málo přístupných pro rostliny (Němeček et al., 2002; Lamb et al., 2009; 

Vácha et al., 2013). Hlavním zdrojem kontaminace půd rizikovými prvky geogenního původu 

je zvětrávání matečných hornin (vyvřelých, sedimentárních nebo metamorfovaných). Mezi 

další zdroje geogenního původu patří sopečná činnost, eroze nebo lesní požáry (Němeček et 

al., 2010; Ali et al., 2013; Bolan et al., 2014). V České republice byly vymezeny tři hlavní 

skupiny půd, vyvinutých na substrátech se zvýšenými obsahy některých rizikových prvků 

(Vácha et al., 2002a; Němeček et al., 2010; Rotter et al., 2013), – 1) půdy ze svahovin 

bazických a ultrabazických hornin se zvýšenými obsahy Co, Cr, Cu, Ni, Mn a V (čediče, 

hadce, diabasy, amfibolity, gabra nebo syenity), 2) půdy ze svahovin kyselých vyvřelých nebo 

metamorfovaných hornin se zvýšenými obsahy As, Be, Cu, Pb a Zn (žuly) a 3) půdy 

ze svahovin produktů zvětrávání karbonátových permokarbonských hornin se zvýšenými 

obsahy Cd, Cr nebo Ni (vápence nebo karbonátové břidlice, zejména flyšové). Hlavní zdroje 

kontaminace půd rizikovými prvky antropogenního původu jsou spojeny s průmyslovou 

činností, s těžbou a zpracováním surovin, s likvidací odpadů z průmyslu a z domácností, 

s dopravou nebo s atmosférickou depozicí. Dalším významným zdrojem je i zemědělství, 

především aplikace minerálních a organických hnojiv, čistírenských kalů, závlahy, 

v minulosti i použití pesticidů (Wuana a Okieimen, 2011; Chaney, 2012; Bolan et al. 2014). 

V České republice, podobně jako v dalších státech, neexistuje komplexní zákon 

na ochranu veškerých půd. Výjimkou je Spolková republika Německo, která takový zákon má 

(Němeček et al., 2010). 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 
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v extraktu lučavkou královskou (tzv. pseudocelkový obsah prvku) 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 (As, Cd, Pb a 

Zn); (Borůvka et al., 1996; Němeček et al., 2010) nebo luvizem z břehu potoka Beránka 

v městské části Kutná Hora – Malín (As, Cd a Zn); (Králová et al., 2010; Horák a Hejcman, 

2013). 

 

2.2 Mobilita prvků v půdě 

Celkové obsahy rizikových prvků jsou pouze měřítkem míry kontaminace půd. 

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

nebezpečí vstupu do potravního řetězce (jejich biodostupnost a toxicitu); (Rieuwerts, 2007; 

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 (Lasat, 2002; 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). 

Rizikové prvky mohou být klasifikovány podle své mobility v půdě na vysoce mobilní 

– Cd, Co, Mn, Zn; středně a méně mobilní – As, Be, Cu, Pb, V a nejméně mobilní – Cr, Hg a 

Ni (Podlešáková et al., 2001b; Němeček et al., 2002; Probst et al., 2003). 

 

2.2.1 Metody extrakce prvků v půdě 

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

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

(Němeček et al., 2010; Abollino et al., 2011). 

Pomocí metod jednoduché (tzv. jednostupňové) extrakce můžeme stanovovat mobilní 

a potenciálně mobilizovatelné frakce prvků v půdě (Němeček et al., 2010; Abollino et al., 

2011). Běžně se pro jednoduchou extrakci půd používají: 
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 kyseliny (silné, např. lučavka královská, HNO3, HCl; slabé, např. kyselina octová; 

princip působení – okyselení) 

 cheláty (např. etylendiamintetraoctová kyselina – EDTA, dietylentriaminpentaoctová 

kyselina – DTPA, princip účinku – komplexace) 

 pufrované soli (např. octan amonný, pH = 7) a nepufrované soli (např. CaCl2, NH4NO3, 

princip působení – iontová výměna) 

(Sahuquillo et al., 2003; Meers et al., 2007; Kunhikrishnan et al., 2012). 

Metody postupné extrakce (tzv. sekvenční analýzy) byly vyvinuty s cílem přesněji 

definovat zastoupení prvků v jednotlivých frakcích půdy (Tlustoš et al., 2005; Abollino et al., 

2011). Extrakce většinou zahrnují tři až sedm samostatných kroků, jsou časově náročné, 

vyžadují zkušený personál a odpovídající instrumentální analytickou techniku (Tlustoš et al., 

2005; Bacon a Davidson, 2008; Rao et al., 2008). Základním principem sekvenčních analýz 

je, že každé další použité extrakční činidlo v sekvenci musí být silnější než předchozí (Bacon 

a Davidson, 2008; Rao et al., 2008; Abollino et al., 2011). Mezi často využívané metody 

postupné extrakce jsou zařazovány metody podle Tessiera a od něho odvozené sekvenční 

extrakce BCR („Bureau Community of Reference“, zjednodušená tříkroková extrakce); 

(Abollino et al., 2011). Frakce rizikových prvků, které můžeme v půdě stanovit, jsou 

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

(redukovatelné), vázané na organickou hmotu a sulfidy (oxidovatelné) a pseudo-reziduální 

(např. pomocí lučavky královské) nebo reziduální (pomocí směsi kyselin HF/HClO4, 

nepřístupné pro rostliny ani mikroorganismy); (Tessier et al., 1979; Rao et al., 2008). 

Rizikové prvky mohou mít různou afinitu k jednotlivým složkám půdy (Száková et al., 

2007; 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). Řada rizikových prvků je z velké 

části vázána v reziduálních frakcích (např. As, Cu nebo Zn). Z hlediska regulace mobility a 

biodostupnosti hrají důležitou roli labilní formy rizikových prvků. Například pro Cd mají 

význam frakce vázané na oxidy Mn a Fe, výměnné i organicky vázané. Pro Cu a Pb jsou 

důležité zejména frakce vázané na organickou hmotu a pro Zn především frakce vázané 

na oxidy Mn a Fe (Tlustoš et al., 2005; Száková et al., 2007; Yobouet et al., 2010). 
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2.3 Regulace mobility prvků v půdě 

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; Alloway, 2013; Bolan et al., 2014). Mobilitu prvků v půdě mohou ovlivňovat i 

biosorpce – význam pro živiny N, P, S; oxidačně-redukční reakce – význam pro rizikové 

prvky As, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Pb nebo Se a živiny N, S nebo metylace/demetylace – význam 

pro rizikové prvky As, Hg nebo Se (Vaněk et al., 2012; Alloway, 2013; Bolan et al., 2014). 

Sorpci můžeme rozdělit na nespecifickou adsorpci (schopnost půdy zadržovat ionty 

prvků na nabitém povrchu půdních koloidů pomocí elektrostatických sil) nebo na specifickou 

adsorpci (schopnost půdy zadržovat ionty prvků na nabitém povrchu půdních koloidů pomocí 

chemických vazeb); (Bolan et al., 1999; Vaněk et al., 2012). Významný vliv na sorpci prvků 

v půdě může mít přítomnost iontů organických a anorganických ligandů (Kunhikrishnan et 

al., 2012), půdní reakce (Violante et al., 2010), obsah organické hmoty (Lair et al., 2007), 

KVK (Kwon et al., 2010) nebo obsah Fe a Mn oxidů (Brown a Parks, 2001; Karpukhin a 

Ladonin, 2008). Bolan a Duraisamy (2003) zjistili, že aplikace fosforečných aditiv, 

vápenatých hmot nebo organických aditiv do kontaminovaných půd může vést ke zvýšené 

specifické adsorpci Cd. 

Srážení (precipitace) převládá v alkalických půdách s přítomností aniontů SO4
2-,CO3

2-, 

OH- a HPO4
2- a s vysokou koncentrací rizikových prvků (Hong et al., 2007; Bolan et al., 

2010). Nejčastěji studovaným procesem srážení je imobilizace Pb pomocí fosforečných aditiv 

s následnou tvorbou vysoce nerozpustného pyromorfitu (Cao et al., 2008; Fang et al., 2012). 

Srážení pomocí fosforečnanů nebo uhličitanů může omezovat i mobilitu dalších rizikových 

prvků Cd, Cu nebo Zn (McGowen et al., 2001; Bolan et al., 2014). Koprecipitace 

(spolusrážení) probíhá zejména v přítomnosti hydratovaných oxidů Fe, Mn, Al a má význam 

např. pro rizikové prvky As, Cr, Ni nebo Pb (Bolan et al., 2014). 

Při komplexaci jsou prvky zadržovány na půdních koloidech pomocí komplexotvorné 

reakce probíhající mezi ionty prvků a ionty organických/anorganických ligandů (Bolan et al., 

2010). Organická složka půdy má značnou afinitu k rizikovým prvkům díky přítomnosti 

organických ligandů, se kterými společně tvoří cheláty (Harter a Naidu, 1995). Se zvyšujícím 

se pH dochází k disociaci organické hmoty a zvyšuje se afinita funkčních skupin organických 

ligandů (karboxylových, fenolových, alkoholových nebo karbonylových) pro rizikové prvky 

(Bolan et al., 2010). 
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2.3.1 Půdní aditiva 

Aplikace půdních aditiv neovlivňuje celkový obsah prvků, ale jednoznačně reguluje 

jejich labilní formy v půdě (Miretzky a Fernandez-Cirelli, 2008; Friesl-Hanl et al., 2009; 

Bolan et al., 2014). Půdní aditiva mohou působit na mobilitu rizikových prvků i živin. 

Nevhodně zvolené aditivum nebo jeho aplikační dávka může omezit příjem živin, vyvolat 

jejich deficienci a znemožnit tak pěstování rostlin na kontaminované lokalitě (Bolan a 

Duraisamy, 2003). 

Půdní aditiva mohou mobilizovat nebo imobilizovat mobilní a potenciálně 

mobilizovatelné formy prvků v půdě (Bolan et al., 2014; Gul et al., 2015). Při mobilizačních 

procesech (základní princip tzv. indukované fytoextrakce; Neugschwandtner et al., 2009; 

Vamerali et al., 2010; Neugschwandtner et al., 2012) jsou rizikové prvky účinkem půdních 

aditiv přesouvány z pevné do kapalné fáze půdy, zvyšuje se jejich biodostupnost a je možné 

rizikové prvky za použití rostlin z půdy odstranit (Bolan et al., 2014). Naopak 

při imobilizačních procesech (základní princip tzv. in-situ chemické imobilizace; Guo et al., 

2006; Kumpiene et al., 2008) jsou rizikové prvky účinkem půdních aditiv přemisťovány 

z kapalné do pevné fáze půdy, snižuje se jejich dostupnost pro rostliny a omezuje se jejich 

šíření do podzemních vod (Bolan et al., 2010). 

 

Obr. 1 Role půdních aditiv v mobilizačních a imobilizačních procesech rizikových prvků 

v půdě (upraveno podle Bolana et al., 2010). 

 

Půdní aditiva je možné rozdělit podle jejich původu na organická (např. hnůj, 

čistírenské kaly) nebo anorganická (např. přírodní zeolity, vápence, bentonity) nebo můžeme 
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použít jejich kombinace. Půdními aditivy mohou být tradiční materiály nebo odpadní látky 

(např. masokostní moučky produkované v kafilériích, železité kaly vznikající při čištění pitné 

vody nebo při výrobě hliníku; Guo et al., 2006; Gadepalle et al., 2007; Cascarosa et al., 2012). 

Aplikace odpadních látek je výhodná především z důvodu finanční nenáročnosti, snadné 

dostupnosti a omezení tvorby odpadu jeho účelným využitím (Gadepalle et al., 2007). 

 

2.3.1.1 Mobilizační půdní aditiva 

Mobilizační půdní aditiva je možné rozdělit na desorpční činidla a komplexní 

sloučeniny/cheláty (Bolan et al., 2014). Fungují na principu rozpouštění, desorpce a 

chelatace/komplexace (viz obr. 1; Bolan et al., 2010). Desorbenty (např. fosforečná aditiva – 

mobilizace As, Cr, Mo, Se; některá organická hnojiva – As, Cu, Se) soutěží s rizikovými 

prvky o sorpční místa na půdních koloidech (Bolan et al., 2014). Původně sorbovaný rizikový 

prvek je přídavkem činidla desorbován, uvolní se do půdního roztoku a zvýší se jeho 

přístupnost rostlinám (Bolan et al., 2014). Cheláty podporují tvorbu rozpustných chelátových 

komplexů s rizikovými prvky. Existují cheláty syntetické (např. EDTA, DTPA; Bolan et al., 

2010) a přírodní (např. kyselina citrónová, elementární síra; Iqbal et al., 2012; Smolińska a 

Król, 2012; Bolan et al., 2014). Syntetické cheláty mohou mobilizovat rizikové prvky Cd, Cu, 

Fe, Mn, Pb nebo Zn (Komárek et al., 2007; Neugschwandtner et al., 2012; Bolan et al., 2014) 

i živiny N, P, K, Ca a Mg (Neugschwandtner et al., 2009; Zhao et al., 2011). Některé 

syntetické cheláty (např. EDTA) nejsou biodegradovatelné a mohou tak představovat 

sekundární znečištění prostředí (Zhuang et al., 2007; Zhao et al., 2011). Používání přírodních 

chelátů je naopak slibné opatření pro indukované fytoextrakce díky jejich snadné biologické 

odbouratelnosti v půdě (Smolińska a Król, 2012). V současné době se často testují lehce 

odbouratelná chelatační činidla (EDDS – etylendiamin disukcinát, NTA – nitrilotriacetát nebo 

nízkomolekulární organické kyseliny – citrónová, fumarová, jantarová octová a šťavelová); 

(Vamerali et al., 2010). 

 

2.3.1.2 Imobilizační půdní aditiva 

Imobilizační půdní aditiva působí na principu adsorpce, komplexace a srážení (viz obr. 

1; Bolan et al., 2010). Fosforečná aditiva, vápenaté hmoty, aditiva na bázi amorfních oxidů 

železa, hliníku nebo manganu nebo biouhel (aktivní uhlí) patří mezi často používaná 

imobilizační půdní aditiva (Bolan et al., 2014). 

Práce bude více zaměřena na in-situ imobilizační techniku a imobilizační půdní 

aditiva. 
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2.4 In-situ chemická imobilizace 

In-situ chemická stabilizace (imobilizace rizikových prvků v půdě) patří mezi 

tzv. „měkké“ remediace, které jsou vhodné pro půdy kontaminované rizikovými prvky. Cílem 

chemické stabilizace je eliminovat negativní působení rizikových prvků při zachování 

základních funkcí půd (Němeček et al., 2010; Trakal et al., 2011). Chemická stabilizace 

využívá imobilizační půdní aditiva pro snížení mobility rizikových prvků a jejich 

biodostupnosti na principu adsorpce, komplexace a srážení (Kumpiene et al., 2008; 

Hashimoto et al., 2009; Koptsik, 2014). Zvolené materiály musí být chemicky, fyzikálně a 

biologicky nezávadné. U použitých půdních aditiv by měla být vyhodnocena i možná rizika 

plynoucí z jejich aplikace na kontaminovanou půdu (Vácha et al., 2002b; Basta a McGowen, 

2004; Alkorta et al., 2010). 

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). 

 

2.4.1 Vápenaté hmoty 

Vápnění je významné opatření pro neutralizaci půdní kyselosti na extrémně kyselých 

půdách vedoucí k redukci toxicity iontů Al3+, Mn2+ a H+ (Bolan et al., 2003; Brown et al., 

2008; Farhoodi a Coventry, 2008). Vápnění je i významným zdrojem Ca popř. i Mg 

pro rostliny (Mayfield et al., 2004). Aplikací vápenatých hmot do silně kyselých půd 

omezujeme toxicitu Al3+, tím můžeme podpořit růst kořenového systému rostlin i zvýšit 

výnosy plodin až o 70 % (Farhoodi a Coventry, 2008). K vápnění půd jsou používány 

materiály na bázi oxidů a hydroxidů (pálené vápno, hašené vápno), uhličitanů (vápenec, 

dolomitický vápenec, dolomit nebo saturační kaly produkované při výrobě cukru) nebo 

na bázi křemičitanů (strusky produkované při výrobě železa a oceli); (Bolan et al., 2010; 

Kirchmann a Eskilsson, 2010; Vaněk et al., 2012). Uváděné materiály se liší ve schopnostech 

neutralizovat půdní kyselost (Bolan et al., 2003). 
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Vápnění je jednou z nejpoužívanějších in-situ chemických stabilizačních technik 

regulující mobilitu rizikových prvků v kontaminovaných půdách (Bolan et al., 2003; Lee et 

al., 2004; Kumpiene et al., 2008). Mezi prvky vysoce závislé na půdní reakci se řadí Be, Cd, 

Co, Mn, Ni a Zn (Podlešáková et al., 2001a). Aplikací vápenatých hmot 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 al., 2005; 

Rieuwerts, 2007; Trakal et al., 2011). 

Z vápenatých hmot je pro imobilizaci rizikových prvků nejúčinnější aplikace páleného 

vápna. Vazba Ca v oxidové formě způsobuje jeho okamžitou rozpustnost a reaktivitu (Bolan 

et al., 2003; Száková et al., 2007; Alkorta et al., 2010). Aplikací dolomitu imobilizujeme 

rizikové prvky jejich zvýšenou adsorpcí na povrch dolomitu (Bolan a Duraisamy, 2003). 

Nevýhodou vápnění je jeho snížená účinnost po delší době od aplikace. Efektivitu 

vápenatých hmot je nezbytné udržovat jejich opakovanou aplikací (Friesl et al., 2003; Lee et 

al., 2004). Aplikací vápenatých hmot můžeme však do půd vnášet i rizikové prvky např. Cd 

(Nagajyoti et al., 2010). 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., 2001a). 

Aplikací vápenatých hmot je možné mobilizovat i živiny např. Mo (Fageria et al., 2002) nebo 

N (Ridley et al., 1990). 

 

2.4.1.1 Imobilizace rizikových prvků a živin 

Z řady experimentů vyplývá, že vápnění je účinné imobilizační opatření pro půdy 

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

2011). Podlešáková et al. (2001a) uvádějí, že aplikací vápenatých hmot můžeme snižovat 

mobilitu Be, Cd, Co, Mn, Ni a Zn o 60 až 80 %. Mobilitu Pb omezujeme zvýšením pH méně, 

pouze o 6 až 20 % (Podlešáková et al., 2001a). 

Pomocí vápnění ale můžeme snížit mobilitu i biodostupnost mikroprvků jako B, Cu, 

Fe, Mn nebo Zn na nekontaminovaných půdách (Lucerna, 2000; Fageria et al., 2002; He et 

al., 2005; Ma a Ling, 2009). Následně může dojít i k omezení výnosu plodin. Kirchmann a 

Eskilsson (2010) popsali snížené výnosy zrna u obilovin po aplikaci vápenatých hmot 

do nekontaminovaných písčitých půd právě z důvodu omezeného příjmu mikroprvků (např. 

Cu a Mn) a jejich translokace do zrna obilovin. Na kyselých půdách kontaminovaných Cd, Pb 

a Zn aplikace vápenatých hmot naopak zvyšuje výnosy zrna jarní pšenice (o 28 % po aplikaci 

dolomitického vápence a o 53 % po aplikaci páleného vápna); (Tlustoš et al., 2006c), 

produkci nadzemní biomasy vrb (až o 80 % po druhém vegetačním období) i biomasy kořenů 



11 

 

vrb (Trakal et al., 2011) díky snížené fytotoxicitě 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). 

 

2.4.2 Fosforečná aditiva 

Přírodní fosfáty patří mezi významné zdroje fosforu (Dissanayake a Chandrajith, 

2009). Fosfáty (obecný vzorec Ca5(PO4)3X, kde X=F-, Cl-, OH-, CO3
2-) je možné rozdělit 

na apatity magmatického původu (15-20 % světových zásob fosfátů) a fosfority 

sedimentárního původu (75 % světových zásob fosfátů). V menší míře (1-2 %) jsou zdrojem 

fosforu i fosfority biogenního původu (Dissanayake a Chandrajith, 2009; Gupta et al., 2014). 

S původem fosfátů souvisí přítomnost rizikových prvků zejména Cd, ale také As, Cr, Cu, Ni, 

Hg, Pb, V nebo Zn. Apatity z Ruska z poloostrova Kola jsou téměř bez příměsí rizikových 

prvků, naopak fosfority z Maroka a dalších států severní Afriky nebo z USA mohou 

obsahovat vyšší obsahy rizikových prvků (Ramadan a Al-Ashkar, 2007; Nagajyoti et al., 

2010; Chaney, 2012). 

Fosforečná aditiva rozlišujeme podle míry rozpustnosti P na vysoce rozpustná (např. 

kyselina fosforečná, dihydrogenfosforečnan draselný nebo fosforečnany sodné), středně 

rozpustná (např. jednoduchý, dvojitý nebo trojitý superfosfát), málo rozpustná (např. kostní a 

masokostní moučky) a nejméně rozpustná (např. syntetický hydroxyapatit nebo mletý fosfát); 

(Hodson et al., 2000; Chrysochoou et al., 2007; Sneddon et al., 2008). Rozeznáváme i 

klasická (např. superfosfáty) a alternativní fosforečná aditiva (odpadní materiály, jako např. 

kostní a masokostní moučky); (Chrysochoou et al., 2007; Miretzky a Fernandez-Cirelli, 

2008). 

Aplikace fosforečných aditiv do kontaminovaných půd může přinášet řadu pozitiv 

(např. zdroj P pro rostliny, recyklace odpadních materiálů, imobilizace vybraných rizikových 

prvků). Potřebné je ale jejich aplikaci monitorovat z důvodu možného negativního dopadu 

např. zvýšené riziko vyplavování P a následná eutrofizace povrchových vod (Park et al., 

2011; Hafsteinsdóttir et al., 2015), nebo mobilizace As, Sb, Se a W (Chrysochoou et al., 2007; 

Cui et al., 2010; Munksgaard a Lottermoser, 2011). 

 

2.4.2.1 Imobilizace rizikových prvků a živin 

Imobilizace rizikových prvků pomocí fosforečných aditiv je remediační metoda 

ohleduplná k životnímu prostředí (Ma et al., 1993; Cao et al., 2009; Yan et al., 2015). 
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Fosforečná aditiva přidaná do kontaminovaných půd reagují s mobilními a biodostupnými 

podíly rizikových prvků a přeměňují je na stabilní, méně rozpustné formy těchto prvků 

(Vangronsveld et al., 2009; Xenidis et al., 2010; Mignardi et al., 2012). Aplikací fosforečných 

aditiv je možné rizikové prvky v půdě imobilizovat různými procesy – iontovou výměnou, 

tvorbou nerozpustných komplexů na povrchu fosfátů, rozpouštěním původních fosfátů a 

následnou tvorbou fosforečných sraženin s rizikovými prvky nebo záměnou Ca ve fosfátu 

rizikovými prvky při spolusrážení (Ma et al., 1994; Hafsteinsdóttir et al., 2015). Fosforečnany 

většiny rizikových prvků (Cd, Cu, Ni, Pb a Zn) se vyznačují mimořádně nízkou rozpustností a 

jsou stabilní v širokém rozsahu podmínek prostředí (pH, redox potenciál); (Sneddon et al., 

2006). 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; Park et al., 2012). Pyromorfity jsou fosfáty olova 

s chlorem, fluorem, bromem nebo s hydroxylovou skupinou (obecný vzorec Pb5(PO4)3X), 

které se ve struktuře pyromorfitů mohou vzájemně zastupovat (Chrysochoou et al., 2007; 

Miretzky a Fernandez-Cirelli, 2008). 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; 

Munksgaard a Lottermoser, 2013; Yan et al., 2015). Úspěšnost imobilizace rizikových prvků 

fosforečnými aditivy může být ovlivněna půdní reakcí (Laperche et al., 1996; 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; Miretzky a Fernandez-Cirelli, 2008; Mignardi 

et al., 2012). Zhang a Ryan (1998, 1999) popsali, že přeměna minerálů olova, např. galenitu 

(PbS), cerusitu (PbCO3) a anglesitu (PbSO4) v pyromorfity [(Pb5(PO4)3Cl; (Pb5(PO4)3OH] 

nastává v rozmezí pH 4 až 5. Aplikace fosforečných aditiv s pomalu uvolnitelným P zvyšuje 

půdní reakci (Cui et al., 2010) a snižuje potenciální riziko eutrofizace (Chrysochoou et al., 

2007; Mignardi et al., 2012). Přídavek syntetického hydroxyapatitu a mletého fosfátu 

významně snižuje vodorozpustné formy Cd, Cu, Pb a Zn (pokles o 84-99 %); (Mignardi et al., 

2012). Imobilizační účinnost syntetického hydroxyapatitu byla vyšší v porovnání s mletým 

fosfátem (Islam et al., 2010; Mignardi et al., 2012). Aplikace fosforečných aditiv s rychle 

uvolnitelným fosforem mohou snižovat půdní reakci (Chrysochoou et al., 2007; Cui et al., 



13 

 

2010) a tím přispět k účinné imobilizaci Pb v půdě, avšak zvyšuje se riziko eutrofizace 

povrchových vod (Cao et al., 2002; Basta a McGowen, 2004; Park et al., 2011). 

Alternativní formy fosforečných aditiv jsou levnými a snadno dostupnými materiály se 

sníženým rizikem eutrofizace povrchových vod (Deydier et al., 2005; Chrysochoou et al., 

2007; Miretzky a Fernandez-Cirelli, 2008). Masokostní moučky mohou imobilizovat Cd a Pb 

(Deydier et al., 2003; 2007; Coutand et al., 2009). V kyselém prostředí masokostní moučky 

převážně imobilizují Pb do nerozpustného pyromorfitu (Pb10(PO4)6(OH)2), v alkalickém 

prostředí naopak do více rozpustného dihydrátu uhličitanu olovnatého (PbCO3 · 2H2O; 

Deydier et al., 2007). Masokostní moučky mohou být použity surové nebo ve formě popela 

(Countand et al., 2008; 2009). Surová masokostní moučka je často zařazována do kategorie 

nebezpečných odpadů (zejména kvůli přítomnosti Sb a Zn), proto je nezbytné provést 

stabilizační ošetření (Countand et al., 2008). Masokostní moučky ve formě popela se zařazují 

do neaktivních odpadů (Countand et al., 2008). Kostní moučky mohou imobilizovat Cu 

(Hodson et al., 2000), Pb i As (Sneddon et al., 2006; 2008). 

 

2.4.3 Sloučeniny na bázi železa 

I aplikací železitých sorbentů můžeme významně imobilizovat rizikové prvky 

v kontaminovaných půdách (Bertocchi et al., 2006; Anton et al., 2012). Materiály bohaté na 

Fe je možné rozdělit podle zdroje Fe na oxidy Fe (např. goethit, hematit, lepidokrokit, 

ferihydrit), sírany Fe (síran železnatý, síran železitý), elementární Fe, odpadní látky bohaté na 

Fe (např. železité kaly z čistíren odpadních vod nebo z výroby hliníku) nebo jejich kombinace 

(Mireztky a Fernandez-Cirelli, 2010; Komárek et al., 2013). 

Červený kal (tzv. „red mud“, železitý odpad z výroby hliníku) je vysoce alkalický 

materiál obsahující oxidy Fe (25-40 %) a Al (15-20 %); (Gray et al., 2006; Snars a Gilkes, 

2009). Alkalita (pH>11) červeného kalu musí být před jeho použitím do kontaminovaných 

půd neutralizována (např. sádrou, zelenou skalicí, mořskou vodou); (Brunori et al., 2005; 

Gadepalle et al., 2007). Důvodem je omezení možné oxidace organické hmoty v půdě vlivem 

silně alkalického pH a následné tvorby rozpustných komplexů rizikových prvků 

s organickými látkami (Gadepalle et al., 2007). 

 

2.4.3.1 Imobilizace rizikových prvků a živin 

Červený kal účinně omezuje mobilitu rizikových prvků (As, Cd, Co, Cu, Ni, Mn, Pb, 

Zn) v kontaminovaných půdách. Aplikací červeného kalu můžeme rizikové prvky 

imobilizovat na principu srážení (důvod – alkalita červeného kalu) nebo adsorpce na povrch 
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oxidů a hydroxidů Fe a Al (Gray et al., 2006; Gadepalle et al., 2007; Garau et al., 2011). 

Friesl et al. (2006) popisují, že po 15 měsících od aplikace červeného kalu byla snížena 

mobilita Cd (o 42 %), Ni (o 50 %) a Zn (o 63 %) v půdě silně kontaminované rizikovými 

prvky. 

Řada studií, zejména ze západní Austrálie, prokázala, že aplikací červeného kalu je 

možné omezovat mobilitu P v půdě a snižovat jeho příjem pro rostliny (Summers et al., 

1996). Aplikací aditiv na bázi amorfních oxidů železa můžeme snižovat koncentraci 

rizikových prvků, ale současně imobilizovat makroprvky (např. Ca, Mg, P). Z tohoto důvodu 

je potřebná další úprava půdy, aby se zabránilo nežádoucímu omezení dostupných živin 

po aplikaci materiálů bohatých na Fe (Bleeker et al., 2002). 

 

2.4.4 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 (Kumpiene et al., 2008; Alkorta et al., 2010; 

Grobelak a Napora, 2015). Následně je možné na stabilizovanou lokalitu vysázet rostliny 

tolerantní k rizikovým prvkům (Alkorta et al., 2010) a využít lokalitu i esteticky a 

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

 

2.5 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). Nicméně vysoké obsahy rizikových prvků v půdě jsou pro většinu 

půdních mikroorganismů a rostlin toxické, vedou ke špatnému a nepravidelnému vývoji 

vegetace nebo dokonce k jejímu úplnému vymizení (Nagajyoti et al., 2010; Solanki a 

Dhankhar, 2011; Leitenmaier a Küper, 2013). 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). Nezbytné je rizikové prvky v půdě 

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

2002b; Puschenreiter et al., 2005; Tlustoš et al., 2006a). 



15 

 

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

přirozeně. Tyto rostliny jsou na půdy kontaminované rizikovými prvky adaptované (mají 

vyvinuté obranné mechanismy) 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). Exkludační rostliny (jednoděložné trávy – súdánská tráva, 

kostřava; Tlustoš et al., 2006b) udržují rizikové prvky v kořenech a do nadzemních orgánů je 

téměř netransportují (Seregin a Kozhevnikova, 2008; Sheoran et al., 2011; Malík a Biswas, 

2012). Exkludory mohou být vhodné pro fytostabilizace (Lasat, 2002; Barceló a 

Poschenrieder, 2003; Yoon et al., 2006). Indikační rostliny (většina zemědělských plodin, 

např. kukuřice, oves nebo pšenice; Tlustoš et al., 2006b) ve svých nadzemních orgánech 

odrážejí koncentrace rizikových prvků v půdě (Alkorta et al., 2004; Sheoran et al., 2011) a 

jsou ideální pro přímou nebo nepřímou bioindikaci (Grant, 1999; Leitenmaier a Küpper, 

2013). Akumulační rostliny (vhodné pro fytoextrakce; Yoon et al., 2006) obsahují ve svých 

nadzemních orgánech rizikové prvky ve vyšších koncentracích než v půdě, ve které rostou 

(Baker, 1981; Alkorta et al., 2004; Memon a Schrӧder, 2009). Hyperakumulační rostliny 

(extrémní případ akumulačních rostlin; Pollard et al., 2002) se vyznačují tím, že obsahují 

v nadzemní biomase více než 10 000 mg Fe (Mn, Zn).kg-1 sušiny, > 3000 mg Al.kg-1 sušiny, 

> 1000 mg As (Cr, Cu, Ni, Pb).kg-1 sušiny a více než 100 mg Cd.kg-1 sušiny (Baker a Brooks, 

1989; Jedynak et al., 2009; Huang et al., 2009; Lorestani et al., 2011). Seznam vybraných 

hyperakumulačních rostlin pro rizikové prvky je uveden v řadě studií (Baker, 1981; Malík a 

Biswas, 2012; Ali et al., 2013). 

Příjem rizikových prvků rostlinami je významně ovlivněn celkovým obsahem 

rizikového prvku v půdě, jeho mobilitou a biodostupností. Na příjem prvků může působit celá 

řada půdních parametrů – např. půdní reakce, redox potenciál, teplota půdy, KVK, kvalita a 

kvantita organických látek, přítomnost dalších prvků v rhizosféře, hnojení, rostlinný druh, 

konkurence mezi rostlinnými druhy nebo kořenový systém (Singh et al., 2003; Nagajyoti et 

al., 2010; Sheoran et al., 2011). Příjem a transport rizikových prvků rostlinami je hodnocen 

pomocí bioakumulačního faktoru (BF; poměr celkového obsahu prvku v nadzemních 

orgánech k celkovému nebo pseudocelkovému obsahu prvku v půdě) a translokačního faktoru 

(TF; poměr celkového obsahu prvku v listech k celkovému obsahu prvku v kořenech). 

Pro rostliny akumulující rizikové prvky jsou charakteristické hodnoty BF a TF větší než 1, 
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indikační rostliny mají hodnoty faktorů rovné 1. Pro exkludační rostliny jsou typické hodnoty 

BF a TF menší než 1 (Baker, 1981). 

 

2.5.1 Mechanismy příjmu prvků rostlinami 

Rostliny přijímají prvky ve formě iontů (kationtů nebo aniontů) primárně kořeny 

z půdního roztoku (Vaněk et al., 2012; Ali et al., 2013; Alloway, 2013). Příjem rizikových 

prvků závisí zejména na jejich biodostupnosti pro rostliny (Jabeen et al., 2009). Rizikové 

prvky je možné rozdělit na okamžitě biodostupné (As, Cd, Cu, Ni, Se a Zn), středně 

biodostupné (Co, Fe a Mn) a málo biodostupné (Cr, Pb a U); (Prasad, 2003). Řada autorů 

(Jabeen et al., 2009; Vaněk et al., 2012; Alloway, 2013) člení příjem prvků kořeny rostlin 

na přísun prvků do bezprostřední blízkosti kořenů (tzv. rhizosféry), vstup prvků do kořenů a 

transport prvků v rostlině. K přirozené mobilizaci prvků může docházet prostřednictvím 

kořenové exsudace (sekrece) nebo pomocí půdních mikroorganismů (tj. bakterií a 

mykorhizních hub); (Jabeen et al., 2009). Přísun prvků do rhizosféry může být zvýšen sekrecí 

protonů (H+ iontů), organických kyselin (např. kyseliny jablečná, malonová, octová nebo 

šťavelová), chelatačních činidel (např. fytosiderofory – kyseliny mugineová a avenová) nebo 

enzymů (Salt et al., 1995; Sheoran et al., 2011; Vaněk et al., 2012). Po vstupu prvků 

do kořene jsou jejich ionty dále transportovány apoplastem nebo symplastem (Jabeen et al., 

2009; Vaněk et al., 2012). Část iontů prvků může být imobilizována v buněčných stěnách 

kořene (Sheoran et al., 2011). Apoplastická cesta je snadno propustná pro ionty prvků 

od rhizodermis až po endodermis, pohyb iontů prvků se děje prostřednictvím hmotového toku 

nebo difúze (pasivní děje) bez nutnosti překračovat plazmatickou membránu (Jabeen et al., 

2009; Vaněk et al., 2012). U endodermis je ale apoplastická cesta přerušena tzv. Caspariho 

proužky a ionty prvků musí překročit plazmatickou membránu a dále pokračovat symplastem 

(Sheoran et al., 2011; Vaněk et al., 2012). Většina iontů prvků je od svého vstupu do kořene 

transportována symplastem. Do buněk se ionty dostávají přes plazmatickou membránu 

pomocí specifických přenašečů nebo kanálků (aktivní děje); (Gaymard, 1998; Vaněk et al., 

2012). Symplastickou cestou se ionty prvků postupně dostávají přes epidermis, kortex, 

endodermis a pericykl až do xylému (Jabeen et al., 2009; Sheoran et al., 2011; Vaněk et al., 

2012). Xylémem jsou prvky následně transportovány do nadzemních částí rostlin (Jabeen et 

al., 2009; Vaněk et al., 2012). 
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2.5.2 Mechanismy tolerance rostlin 

Tolerance rostlin je projevem interakce genotypu rostliny a prostředí a může být 

definována jako schopnost rostlin přežít na půdách kontaminovaných rizikovými prvky, které 

jsou pro jiné rostliny toxické (Macnair et al., 2000; Hall, 2002). Rostliny původem 

z kontaminovaných oblastí jsou ve většině případů mnohem tolerantnější vůči rizikovým 

prvkům než rostliny původem z nekontaminovaných oblastí (He et al., 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; 

Revathi a Venugopal, 2013). 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). 

Většina rostlin se snaží omezit příjem rizikových prvků již v rhizosféře (Hall, 2002; 

Yang et al., 2005; Hossain et al., 2012). Pomocí kořenové exsudace mohou být rizikové prvky 

inaktivovány srážením nebo vnější komplexací – chelatací (Hossain et al., 2012; Sytar et al., 

2013). V bezprostřední blízkosti kořenů mohou být rizikové prvky sráženy zvýšením půdní 

reakce (Degenhardt et al., 1998; Hossain et al., 2012) nebo sekrecí fosforečnanů (Pellet et al., 

1996; Hossain et al., 2012). Exsudace aniontů organických kyselin také vnější chelatací 

významně omezuje příjem rizikových prvků pro rostliny (Sytar et al., 2013). Pinto et al. 

(2008) popisují omezený příjem Cd sekrecí aniontů organických kyselin u vybraných 

zemědělských plodin (čirok – jablečnany, kukuřice – citráty). V řadě studií bylo potvrzeno, že 

exsudace aniontů organických kyselin omezuje příjem Al pro rostliny (např. u pšenice – 

jablečnany, Delhaize et al., 1993; u pohanky nebo u šťovíku menšího – šťavelany, Zheng et 

al., 1998; Schöttelndreier et al., 2001). 

Mykorhiza (např. ektomykorhiza nebo arbuskulární mykorhiza) může také hrát 

důležitou roli při vnější obraně rostlin proti rizikovým prvkům. Ektomykorhiza brání vstupu 

rizikovým prvkům do hostitelské rostliny pomocí vnějších mechanismů (např. absorpce prvků 

povrchem hyf nebo vnějším myceliem, chelatace prvků pomocí exsudátů hub), arbuskulární 

mykorhiza omezuje toxicitu pro hostitelskou rostlinu pomocí vnitřních mechanismů 

(Jentschke a Golbold, 2000; Hall, 2002). 

Vazba rizikových prvků do buněčné stěny kořenů nebo jejich omezený příjem 

iontovými kanálky v plazmatické membráně jsou další obranné mechanismy rostlin (Hall, 
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2002; Sheoran et al., 2011; Hossain et al., 2012). V buněčné stěně kořenů mohou být rizikové 

prvky vázány na záporné náboje karboxylových skupin polygalakturonových kyselin, které 

jsou součástí pektinů (Ernst et al., 1992) nebo na hystidylové skupiny (popsáno pro Cd 

u fazolu obecného; Leita et al., 1991). Transport rizikových prvků do nadzemních orgánů a 

jejich následná deaktivace je popisována především u (hyper)akumulačních rostlin (Hall, 

2002). Rizikové prvky mohou být transportovány do nadzemních orgánů v komplexu 

s cheláty (např. s citráty, s fytochelatiny nebo s metalothioneiny); (Salt et al., 1995; Sheoran et 

al., 2011; Revathi a Venugopal, 2013). Existuje i několik tříd proteinů (transportérů), které se 

podílí na transportu rizikových prvků rostlinou (např. Nramp – „natural resistence associated 

macrophage protein“, CDF – „cation diffusion facilitator“, CPx-type ATPases – „heavy 

metal-transporting ATPases“, ZIP – „zinc-regulated transporter, iron-regulated transporter 

protein“); (Guerinot, 2000; Williams et al., 2000). Rizikové prvky mohou být v nadzemní 

biomase rostlin detoxikovány jejich chelatací s ligandy (např. s aminokyselinami – histidin; 

s anionty organických kyselin – citráty, jablečnany nebo s peptidy – fytochelatiny a 

metallothioneiny) s vysokou afinitou v cytosolu (Rauser, 1999; Clements, 2001; Hall, 2002; 

Yang et al., 2005). Pomocí fytochelatinů mohou být účinně detoxikovány Cd nebo As, 

metallothioneny nebo histidin mohou potlačit toxicitu Cd, Cu, Hg, Ni nebo Zn (Cobbett a 

Goldsbroungh, 2002; Jabeen et al., 2009). V nadzemních orgánech mohou být rizikové prvky 

inaktivovány také jejich zabudováním do buněčné stěny nebo do vakuoly, kde imobilizovaný 

rizikový prvek již nemůže poškodit životně důležité procesy v rostlinné buňce (Assuncao et 

al., 2003; Yang et al., 2005; Sheoran et al., 2011). 

 

2.5.3 Rostliny tolerantní k rizikovým prvkům 

Existuje celá řada tolerantních rostlin k rizikovým prvkům (viz kapitola 2.5). 

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. 

 

2.5.3.1 Širokolisté šťovíky 

Šťovík tupolistý (Rumex obtusifolius L.) i šťovík kadeřavý (Rumex crispus L.), patřící 

do čeledi rdesnovité (Polygonaceae), jsou považovány za významné celosvětově rozšířené 

plevele zejména travních porostů a orných půd (Stilmant et al., 2010; Hrdličková et al., 2011). 

Česká republika není v tomto ohledu výjimkou (Mikulka a Kneifelová-Korčáková, 2006; 

Jursík et al., 2008; Hujerová et al., 2013). Šťovík alpský (Rumex alpinus L.) a šťovík 
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dlouholistý (Rumex longifolius DC.) škodí na našem území zejména v horských oblastech 

(Jursík et al., 2008; Šťastná et al., 2010). Ostatní druhy širokolistých šťovíků (např. šťovík 

menší – Rumex acetosella L. nebo šťovík kyselý – Rumex acetosa L.) nejsou v České 

republice považovány za významné plevelné druhy (Jursík et al., 2008). Aplikace minerálních 

a statkových hnojiv (zvláště kejdy a chlévského hnoje) podpořila šíření těchto plevelů 

zejména v poválečných letech (Mikulka a Kneifelová-Korčáková, 2006). 

Šťovíky jsou považovány za vysoce nitrofilní druhy (Zaller, 2004). Nicméně, 

v počátečním vývoji mohou být šťovíky k N velmi citlivé (Křišťálová et al., 2011; Hejcman et 

al., 2012). Popsána byla také prospěšnost P a K pro šťovíky (Humphreys et al., 1999; Hopkins 

a Johnson, 2002; Křišťálová et al., 2011). Výskyt šťovíků může být negativně ovlivněn 

alkalickou půdní reakcí a s tím souvisejícím vysokým obsahem Ca v půdě (Humphreys et al., 

1999; Hann et al., 2012). Šťovíky jsou významné tzv. oxalátní rostliny (White a Broadley, 

2003). Vysoké obsahy Ca v rostlinných pletivech šťovíků mohou být inaktivovány tvorbou 

vysoce nerozpustných komplexů se šťavelany zabudovaných do vakuol nebo buněčných stěn 

(Franceschi a Nakata, 2005; Tolrȧ et al., 2005). Významná je i jejich tolerance k Al popsaná 

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

Myiagi et al., 2013). Širokolisté šťovíky (šťovík zahradní – Rumex patientia L., šťovík kyselý 

nebo šťovík tupolistý) mohou být používány v gastronomii jako listová zelenina nebo 

ve fytoterapii. Důvodem jejich prospěšnosti jsou vysoké obsahy vitamínů K1, C, luteinu, β-

karotenu, γ-tokoferolu nebo kvercetinu (Demirezer et al., 2001; Vardavas et al., 2006; 

da Silva et al., 2013; Tuazon-Nartea a Savage, 2013). 

 

2.5.3.1.1 Využití ve fytoremediačních technologiích 

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 (Tang et al., 1999; Zhuang et al., 2007). Výhodou je také jejich přirozený 

výskyt v průmyslových a důlních oblastech (Wang et al., 2003; 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). 

Prokázána byla i jejich indikační schopnost zejména pro Zn (šťovík kyselý); (Barrutia et al., 

2009; Epelde et al., 2010). 
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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). Wang et al. (2003) testovali fytoremediační 

schopnosti šťovíku kyselého přirozeně rostoucího v Číně na kyselých půdách 

kontaminovaných Cd (≤6 mg.kg-1), Pb (≤215 mg.kg-1) a Zn (≤983 mg.kg-1). V kořenech i 

v nadzemní biomase šťovíku byly zjištěny podobné obsahy Cd (2,4 mg.kg-1), Pb (86 mg.kg-1), 

Zn (929 mg.kg-1) i Cr, Cu nebo Mn. Pouze obsah Ni byl významně vyšší v kořenech než 

v nadzemní biomase. I Gaweda (2009) ověřoval možné využití šťovíku kyselého 

pro fytoremediační účely. Šťovík přirozeně rostoucí v Polsku na kyselých až alkalických 

půdách kontaminovaných Cd (2,4 mg.kg-1) a Zn (148 mg.kg-1) obsahoval nejvíce Cd (0,8 

mg.kg-1), Zn (27 mg.kg-1) i Cr, Cu, Fe, Mn, Ni a Pb v kořenech. Nejnižší obsahy všech prvků 

byly stanoveny ve stoncích šťovíku (např. 0,1 mg Cd.kg-1; 7 mg Zn.kg-1). Ve studii Zhuanga 

et al. (2007) byly zjištěny odlišné fytoremediační schopnosti různých druhů šťovíků (šťovík 

kadeřavý a šťovík kyselý), přirozeně rostoucí v Číně na slabě kyselé půdě kontaminované Cd 

(7,2 mg.kg-1), Pb (960 mg.kg-1) a Zn (1050 mg.kg-1). Šťovík kadeřavý zde projevil své 

indikační až akumulační schopnosti pro Cd (BF>1), Zn (BF, TF>1) a exkludační schopnosti 

pro Pb. U šťovíku kyselého byly popsány pouze exkludační schopnosti pro Cd, Pb a Zn. Roli 

v odlišných fytoremediačních schopnostech může částečně hrát i rozdílná produkce biomasy. 

Šťovík kadeřavý dosahuje vyšší produkce biomasy než šťovík kyselý (Zhuang et al., 2007). 

I další druhy šťovíků prokazují zvýšenou toleranci k rizikovým prvkům a tím i potenciální 

využití ve fytoremediačních technologiích, např. šťovík tupolistý (podruh Rumex obtusifolius 

L. subsp. subalpinus) původem z Turecka pro Cr, Cu a Ni (Güleryüz et al., 2008); šťovík 

původem z Pákistánu (Rumex hastatus D. Don) pro Fe, Mn, Cr a Ni (Muhammad et  al., 

2013) nebo šťovík ze Španělska (Rumex induratus Boiss. & Reut.) pro Hg (Moreno-Jiménez 

et al., 2006). 

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). 

 

2.5.3.2 Rychle rostoucí dřeviny 

Rychle rostoucí dřeviny jsou na rozdíl od bylin charakterizovány řadou důležitých 

vlastností (např. hlubší kořenový systém, vyšší produkce biomasy nebo vyšší transpirační 

aktivita); (Fischerová et al., 2006; Tlustoš et al., 2007; Capuana, 2011), díky kterým jsou 
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vhodné pro fytoremediační technologie (Dos Santos Utmazian a Wenzel, 2007; Meers et al., 

2007). Produkci biomasy dřevin je možné navýšit hnojením N, P a K, vápněním nebo 

zavlažováním (Tlustoš et al., 2006a; Vamerali et al., 2009). Mezi rychle rostoucí dřeviny 

můžeme zařadit rody vrba (Salix L.), topol (Populus L.), bříza (Betula L.), olše (Alnus L.), 

javor (Acer L.), jasan (Fraxinus L.) nebo jeřáb (Sorbus L.); (Rosselli et al., 2003; Tlustoš et 

al., 2006a; Unterbrunner et al., 2007). Rozdíly mezi dřevinami se projevují nejen v nárocích 

na teplo, půdní texturu a strukturu, zásobenost živinami (Mrnka et al., 2011), ale i 

ve schopnostech přijímat rizikové prvky (olše, jasan, jeřáb – exkludační rostliny, vrba – 

akumulační rostlina zejména pro Cd a Zn); (Rosselli et al., 2003). 

Velká pozornost z hlediska fytoremediací je zaměřována především na vrby (čeleď 

vrbovité – Salicaceae), 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; Meers et al., 2007; 

Abhilash et al., 2012). Podle Wegera a Bubeníka (2011) patří mezi nejproduktivnější klony 

vrb v České republice vrba Smithova (Salix × smithiana Willd.); (tj. přirozený hybrid vrby 

jívy a vrby košíkářské). Vrby jsou rozšířené převážně v mírných a arktických oblastech, 

najdeme je ale i v subtropických a tropických oblastech (Kuzovkina a Volk, 2009). Chen et al. 

(2010) dělí rod vrba na čtyři podrody Salix, Chosenia, Triandrae a Vetrix. Významné 

agronomické, fyziologické a ekologické vlastnosti vrb nezbytné pro jejich využití 

ve fytoremediačních technologiích jsou uvedeny ve studii Kuzovkiny a Volka (2009). 

 

2.5.3.2.1 Využití ve fytoremediačních technologiích 

Některé druhy/klony vrb mohou v nadzemní biomase hromadit značná množství Cd 

nebo Zn. Například v listech vrby Smithovy pěstované v hydroponii s přídavkem Cd (4,45 

µmol.l-1) nebo Zn (76,5 µmol.l-1) bylo zjištěno až 3180 mg Zn.kg-1 a 245 mg Cd.kg-1 (Dos 

Santos Utmazian et al., 2007). Akumulační schopnosti pro Cd a Zn byly prokázány u vrby 

drsnokvěté (Salix dasyclados Wimm.) nebo pro Zn u vrby Smithovy a Matsudovy (Salix 

matsudana Koidz.). Exkludační schopnosti pro Zn byly naopak popsány u vrby purpurové 

(Salix purpurea L.) a vrby křehké (Salix fragilis L.); (Dos Santos Utmazian et al., 2007). 

Distribuce rizikových prvků v orgánech vrb může být ovlivněna konkrétním rizikovým 

prvkem (Tlustoš et al., 2007). Například Cd, Ni a Zn jsou ve většině případů nejvíce obsaženy 

v nadzemních orgánech vrb (Pulford a Watson, 2003; Hammer et al., 2003; Tlustoš et al., 

2007). Nejvyšší obsahy As, Cr, Cu a Pb jsou naopak popisovány v kořenech (Pulford a 

Watson, 2003; Tlustoš et al., 2007). Vamerali et al. (2009) zjistili vyšší obsahy As a Cu 
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v jemných kořenech v porovnání s kořeny hrubými. 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). Na středně kontaminované půdě byly vyšší obsahy Cd zjištěny v listech, 

dále ve větvích a ve dřevě. Nejnižší obsahy Cd byly popsány v kořenech (Tlustoš et al., 

2007). Na silně kontaminované půdě byly obsahy Cd v listech a v kořenech podobné (Tlustoš 

et al., 2007). Nejvyšší produkce biomasy jednotlivých orgánů vrb byla popsána na středně 

kontaminovaných půdách (kořeny>větve>listy), naopak nejnižší na silně kontaminovaných 

půdách (listy>větve>kořeny); (Tlustoš et al., 2007). Vrby mohou být využity 

ve fytoremediačních technologiích zejména na mírně nebo středně kontaminovaných půdách 

(Vysloužilová et al., 2003b; Tlustoš et al., 2007; Jensen et al., 2009). Na silně 

kontaminovaných půdách vrby neprosperují (Vysloužilová et al., 2006; 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; Puschenreiter et al., 2005; Tlustoš et al., 2006a). 
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3 Vědecké hypotézy a cíle práce 

Tématem doktorské 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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4 Publikované práce 

4.1 Hejcman et al. (2012). Účinek páleného vápna a superfosfátu 

na vzcházení a přežívání rostlin šťovíku tupolistého v kyselé a v alkalické 

půdě kontaminované As, Cd, Pb a Zn. 

 

Název: Effect of quick lime and superphosphate additives on emergence and survival of 

Rumex obtusifolius seedlings in acid and alkaline soils contaminated by As, Cd, Pb, and Zn. 

 

Autoři: Hejcman, M., Vondráčková, S., Müllerová, V., Červená, K., Száková, J., Tlustoš, P. 

 

Publikováno v časopise: Plant, Soil and Environment. 58 (12). 561-567. 



25 

 

 



26 

 

 



27 

 

 



28 

 

 



29 

 

 



30 

 

 



31 

 

 



32 

 

4.2 Vondráčková et al. (2013). Vliv aplikace páleného vápna a dolomitu 

na mobilitu prvků (Cd, Zn, Pb, As, Fe a Mn) v kontaminovaných půdách. 

 

Název: Effect of quick lime and dolomite application on mobility of elements (Cd, Zn, Pb, 

As, Fe, and Mn) in contaminated soils. 

 

Autoři: Vondráčková, S., Hejcman, M., Tlustoš, P., Száková, J. 

 

Publikováno v časopise: Polish Journal of Environmental Studies. 22 (2). 577-589. 
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4.3 Vondráčková et al. (2014). Chemické vlastnosti půd ovlivňují 

koncentrace prvků (N, P, K, Ca, Mg, As, Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb a Zn) a 

jejich distribuci mezi orgány šťovíku tupolistého. 

 

Název: Soil chemical properties affect the concentration of elements (N, P, K, Ca, Mg, As, 

Cd, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Pb, and Zn) and their distribution between organs of Rumex 

obtusifolius. 

 

Autoři: Vondráčková, S., Hejcman, M., Száková, J., Müllerová, V., Tlustoš, P. 

 

Publikováno v časopise: Plant and Soil. 379 (1-2). 231-245. 
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4.4 Vondráčková et al. (2015). Příjem a translokace hliníku ve šťovíku 

tupolistém – hyperakumulační rostlině Al je ovlivněna obsahem 

nízkomolekulárních organických kyselin a pH půdy. 

 

Název: Aluminium uptake and translocation in Al hyperaccumulator Rumex obtusifolius is 

affected by low-molecular-weight organic acids content and soil pH. 

 

Autoři: Vondráčková, S., Száková, J., Drábek, O., Tejnecký, V., Hejcman, M., Müllerová, 

V., Tlustoš, P. 

 

Publikováno v časopise: PLoS ONE. 10 (4). 1-18. doi:10.1371/journal.pone.0123351. 
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4.5 Vondráčková et al. Vliv aplikace mletého fosfátu a superfosfátu 

na mobilitu prvků (Cd, Zn, Pb, As, Fe, Mn) v kontaminovaných půdách. 

 

Název: Effect of rock phosphate and superphosphate application on mobility of elements (Cd, 

Zn, Pb, As, Fe, Mn) in contaminated soils. 

 

Autoři: Vondráčková, S., Hejcman, M., Tlustoš, P., Száková, J. 

 

Publikováno v časopise: Environmental Engineering and Management Journal. (přijato 

k tisku) 
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4.6 Vondráčková et al. Regulace příjmu makroprvků, mikroprvků a 

toxických prvků vrbou Smithovou vyvápněním silně kontaminovaných 

půd. 

 

Název: Regulation of macro-, micro- and toxic elements uptake by Salix × smithiana using 

liming of heavily contaminated soils. 

 

Autoři: Vondráčková, S., Tlustoš, P., Hejcman, M., Száková, J. 

 

Odesláno do časopisu: Journal of Soils and Sediments. (v přípravě) 
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5 Sumární diskuse 

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

článků (detaily viz podkapitoly 4.2 a 4.5), ve kterých je diskutována stabilizace toxických 

prvků (As, Cd, Pb, Zn) a mikroprvků (Fe, Mn) ve dvou půdách silně kontaminovaných těmito 

rizikovými prvky. V modelových inkubačních experimentech byly vápenaté hmoty (pálené 

vápno, dolomit) a fosforečná aditiva (trojitý superfosfát, mletý fosfát) aplikovány do slabě 

kyselé fluvizemě glejové (Příbram – Litavka, kontaminace As, Cd, Pb a Zn) a alkalické 

luvizemě modální (Kutná Hora – Malín, kontaminace As, Cd a Zn); (detaily půd viz 

podkapitola 4.3). Aplikace byly realizovány ve třech dávkách. Labilní koncentrace (mobilní a 

potenciálně mobilizovatelné) rizikových prvků byly hodnoceny v různých dnech (7, 14, 28, 

42) v systému půda a aditivum. Mobilní (extrakce roztokem CaCl2 o koncentraci 0,01 mol.l-1) 

a potenciálně mobilizovatelné koncentrace (extrakce roztokem CH3COOH o koncentraci 0,11 

mol.l-1) As, Cd, Pb, Zn, Fe a Mn byly stanoveny metodou optické emisní spektrometrie 

s indukčně vázaným plazmatem (ICP-OES). 

Ve druhé části diskuse (podkapitola 5.2) jsou sumarizovány znalosti z dalších 

publikovaných prací (detaily viz podkapitoly 4.1, 4.3, 4.4 a 4.6), ve kterých jsou posuzovány 

reakce rostlin vysetých, případně vysazených do půdy stabilizované vápněním nebo aplikací 

fosforečných aditiv. Pro nádobové pokusy byly vybrány zástupci bylin a dřevin (šťovík 

tupolistý – kosmopolitně rozšířený druh širokolistých šťovíků a vrba Smithova – 

vysokoprodukční, rychle rostoucí dřevina) pro rozšíření poznatků z inkubačních experimentů. 

V rámci pokusů byl hodnocen růst a mortalita rostlin, produkce biomasy rostlin, labilní 

koncentrace široké škály prvků v půdě a dále jejich celkové obsahy v rostlinné biomase. 

Obsahy makroprvků (P, K, Ca, Mg), mikroprvků (Cu, Fe, Mn, Ni) a toxických prvků (Al, As, 

Cd, Cr, Pb, Zn) byly stanoveny pomocí metod ICP-OES (mikroprvky, toxické prvky) a 

plamenové atomové absorpční spektrometrie – FAAS (makroprvky). Vlastnímu stanovení 

obsahů jednotlivých prvků předcházel vysokotlaký mikrovlnný rozklad ve směsi HNO3 a 

H2O2 (šťovíky) nebo klasický rozklad na suché cestě, tj. zpopelnění vzorku s následným 

rozpuštěním popela ve zředěné HNO3 (vrby). Obsah dusíku ve šťovících byl stanoven 

metodou podle Kjeldahla po mokrém rozkladu koncentrovanou H2SO4 za přítomnosti 

práškového selenu. Po výluhu rostlinných orgánů v horké vodě byly pomocí iontově-výměnné 

chromatografie s potlačenou vodivostí ve šťovících stanoveny i obsahy aniontů 

nízkomolekulárních organických kyselin. 
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5.1 Regulace mobility prvků v půdách silně kontaminovaných rizikovými 

prvky 

Mobilita prvků v půdách byla regulována vápenatými hmotami (viz podkapitola 4.2) a 

fosforečnými aditivy (viz podkapitola 4.5). 

Ve slabě kyselých půdních podmínkách byly potenciálně mobilizovatelné koncentrace 

Cd, Pb, Zn a Mn 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 (viz graf 1a v podkapitole 

4.2) 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 stabilizovány vápněním ani aplikací 

fosforečných aditiv. Podle účinnosti imobilizačních půdních aditiv ve slabě kyselé půdě byly 

rizikové prvky rozděleny do dvou skupin: 

1) bez poklesu koncentrací 

 mobilních a potenciálně mobilizovatelných: As, Fe 

 mobilních: Pb, Mn 

2) významný pokles koncentrací 

 potenciálně mobilizovatelných: Pb, Mn 

Účinnost půdních aditiv se zvyšovala pro prvky v následujícím pořadí: 

Pb: mletý fosfát˂dolomit˂superfosfát˂vápno. Přídavkem mletého fosfátu byly koncentrace 

Pb sníženy o 29 %, dolomitem o 47 %, superfosfátem o 96 % a vápnem o 98 % ve srovnání 

s kontrolními variantami půd. 

Mn: mletý fosfát˂dolomit˂superfosfát˂vápno. Přídavkem mletého fosfátu byly 

koncentrace Mn omezeny o 13 %, dolomitem o 39 %, superfosfátem o 76 % a aplikací vápna 

téměř o 100 % v porovnání s kontrolními variantami půd. 

 mobilních a potenciálně mobilizovatelných: Cd, Zn 

Účinnost půdních aditiv stoupala pro prvky v pořadí: 

Cd: mletý fosfát˂dolomit˂superfosfát˂vápno. Aplikací mletého fosfátu byly labilní 

koncentrace Cd sníženy o 13-43 %, dolomitem o 22-57 %, superfosfátem o 43-74 % a 

aplikací vápna téměř o 100 % v porovnání s kontrolními variantami půd. 

Zn: superfosfát˂mletý fosfát˂dolomit˂vápno. Aplikací superfosfátu byly labilní 

koncentrace Zn omezeny o 3-49 %, mletým fosfátem o 2-59 %, dolomitem o 22-72 % a 

vápnem o 86-99 % ve srovnání s kontrolními variantami půd. 
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Aplikační dávky imobilizačních aditiv sehrály u toxických prvků důležitou úlohu 

v regulaci jejich mobility v půdě (viz grafy v podkapitolách 4.2 a 4.5). Nižší dávky vápna a 

vyšší dávky superfosfátu více mobilizovaly labilní koncentrace As. Labilní koncentrace Cd a 

potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb byly více imobilizovány vyššími aplikačními 

dávkami dolomitu, superfosfátu i mletého fosfátu. Podobně tomu bylo i u mobilních 

koncentrací Zn. Výjimkou byly pouze rostoucí dávky superfosfátu, které okyselením Zn více 

mobilizovaly (viz graf 2 v podkapitole 4.5). Koncentrace Pb byly regulovány i aplikačními 

dávkami vápna a vliv mělo též použité extrakční činidlo. Vliv aplikačních dávek aditiv 

na mobilitu toxických prvků v půdě potvrzují i další studie (Elkhatib et al., 1991; 

Thawornchaisit a Polprasert, 2009; Yan et al., 2015). Skutečnost, že nevhodně zvolené půdní 

aditivum nebo jeho aplikační dávka může regulovat i mobilitu živin v půdě, uvádějí Bolan a 

Duraisamy (2003) a potvrzují i publikované práce (viz podkapitoly 4.2 a 4.5). Aplikační 

dávky dolomitu a superfosfátu sehrály důležitou roli v regulaci labilních koncentrací Mn. 

Rostoucí dávky dolomitu snižovaly potenciálně mobilizovatelné koncentrace Mn. Vyšší 

dávky superfosfátu zvyšovaly mobilní koncentrace Mn. Vliv času na změny v mobilitě prvků 

v půdě popisují autoři (Calace et al., 2006; Yan et al., 2015) a potvrzují i publikované práce 

(viz podkapitoly 4.2 a 4.5). 

V alkalických půdních podmínkách byla imobilizace prvků pomocí vápnění i 

po aplikaci fosforečných aditiv neúčinná. Tyto výsledky jsou v souladu s dalšími studiemi, 

které potvrzují, že při alkalickém pH půd je rozpustnost řady prvků minimální (Podlešáková 

et al., 2001a; Němeček et al., 2010; Kabata-Pendias, 2011). Příčinou neúspěchu imobilizace 

rizikových prvků po aplikaci fosforečných aditiv byla i přítomnost fosforečnanů ve velmi 

málo rozpustných formách (fosforečnany vápenaté); (Hong et al., 2010; Moradi et al., 2012). 

Možné příčiny vzniku imobilizačních a mobilizačních změn prvků po vápnění a 

po aplikaci fosforečných aditiv ve slabě kyselé půdě jsou podrobněji diskutovány 

v následujících podkapitolách (viz 5.1.1 a 5.1.2). 

 

5.1.1 Vápenaté hmoty 

Imobilizace. Stabilizace Cd a Zn pomocí vápnění byla vyvolána podobnými 

imobilizačními mechanismy. Vzhledem k významné závislosti Cd a Zn na půdní reakci 

(Podlešáková et al., 2001a) byly jejich labilní koncentrace po aplikaci vápna sníženy. 

Okamžitý pokles Cd a Zn po aplikaci vápna souvisel s vysoce rozpustnou formou vápna 

(Mayfield et al., 2004). Labilní koncentrace Cd a Zn byly přídavkem dolomitu pozvolna 

snižovány precipitací dvojmocných kationtů Cd a Zn s uhličitany (Bradl, 2004). Aplikace 
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dolomitu omezovaly potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb a Mn méně než vápno. 

Pokles Pb a Mn po přídavku dolomitu byl vyvolán precipitací dvojmocných kationtů Pb a Mn 

s uhličitany (Elkhatib et al., 1991; Otero et al., 2009). 

Mobilizace. Mobilní sloučeniny As zformované po aplikaci vápna mírně zvyšovaly 

labilní koncentrace As (Száková et al., 2007; Wilson et al., 2010). Mobilní koncentrace Pb 

byly po přídavku vápna zvýšeny, protože kationty Pb byly pravděpodobně uvolněny z půdní 

organické hmoty přísunem okamžitě přístupného Ca (Tlustoš et al., 2006c). Následně vznikly 

rozpustné hydroxidové komplexy Pb typické jen pro silně alkalické půdy – pH>12 (Bradl, 

2004). 

 

5.1.2 Fosforečná aditiva 

Imobilizace. Stabilizace labilních koncentrací Cd pomocí fosforečných aditiv byla 

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

nerozpustných fosforečnanů kademnatých – Cd3(PO4)2 (Chrysochoou et al., 2007; 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 podobá 

imobilizaci Cd. Snížené potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb v porovnání 

s neměnnými mobilními koncentracemi Pb po aplikaci fosforečných aditiv naznačují, že 

potenciálně mobilizovatelné koncentrace lépe vystihují rozpouštěcí – srážecí mechanismy Pb 

v půdě. Vodorozpustnější superfosfát s okyselujícím účinkem byl schopný poskytnout více 

volných fosforečnanových iontů pro reakce s Pb v půdě (Wang et al., 2008; Thawornchaisit a 

Polprasert 2009; Cui et al., 2010). Potenciálně mobilizovatelné koncentrace Pb byly více 

omezovány aplikací superfosfátu (tvorba málo rozpustného hydrogenfosforečnanu olovnatého 

– PbHPO4); (Cao et al., 2008) než aplikací mletého fosfátu (pozvolná formace geochemicky 

stabilního fosforečnanu olovnatého – pyromorfitu v rozmezí pH 4 až 5); (Zhang a Ryan, 

1998, 1999; Miretzky a Fernandez-Cirelli, 2008; Cui et al., 2010). Mírné snížení potenciálně 

mobilizovatelných koncentrací Mn souviselo s tvorbou nerozpustných fosforečnanových 

komplexů s Mn – MnHPO4 a Mn3(PO4)2 (Vangronsveld et al. 2009). 

Mobilizace. Mobilizace labilních koncentrací As byla vyvolána dostatečným 

množstvím rozpustných fosforečnanů v půdě. Fosforečnany, uvolněné ze středně rozpustného 

superfosfátu, byly přednostně vázány na sorpční místa půdních částic a tak byly arseničnany 

uvolněny do půdního roztoku (Bolan et al., 2013). Mírné zvýšení mobilních koncentrací Zn 

po aplikaci nejvyšší dávky superfosfátu souviselo s okyselením půdy až na pH=5,3 (viz 

podkapitola 4.5), což potvrzují i Thawornchaisit a Polprasert (2009). Zvýšené mobilní 
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koncentrace Mn po aplikaci superfosfátu byly také vyvolány okyselením půdy a 

pravděpodobně souvisely i s přítomností Mn v rozpustných fosforečnanových komplexech. 

Uvedené výsledky potvrzují ve svých studiích i další autoři (Larsen, 1964; Hossner a 

Richards, 1967; Munksgaard a Lottermoser, 2011; Munksgaard a Lottermoser, 2013). 

 

5.2 Pěstování rostlin na stabilizovaných půdách 

5.2.1 Širokolisté šťovíky 

Šťovík tupolistý byl pěstován na půdách neošetřených (kontrolních) a ošetřených 

vápnem nebo superfosfátem. Okamžitá rozpustnost a reaktivita účinných složek použitých 

aditiv stejně jako předpokládané výraznější změny po jejich aplikaci i v alkalické půdě 

podpořily volbu použít pro vegetační experiment rychle rozpustná imobilizační aditiva. 

Počáteční růst a mortalita rostlin. Počáteční růst a mortalita šťovíků 

v kontaminovaných půdách byl ovlivněn agrochemickými parametry půd i půdními aditivy. 

Ve slabě kyselé půdě byla prosperita šťovíků zvyšována v pořadí: 

kontrola~superfosfát<vápno. Naopak v alkalické půdě vzrůstalo vzcházení a přežívání 

šťovíků v řadě: vápno<superfosfát~kontrola. 

Rychleji a ve větším počtu vzcházely drobné rostliny šťovíků s načervenalými 

úzkými, dlouhými listy (viz obrázky 3a, 3e v podkapitole 4.1) ve slabě kyselé kontrolní půdě 

a ve variantě se superfosfátem. Nicméně byla pozorována jejich výrazně vyšší mortalita (viz 

graf 2a v podkapitole 4.1). Důvodem úhynu šťovíků v počátečních fázích růstu byla vysoká 

biodostupnost Cd, Pb a Zn (viz tabulka 2 v podkapitole 4.1). Po vyvápnění slabě kyselé půdy 

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

raných fází šťovíků. Rostliny měly širší, méně načervenalé listy (viz obrázek 3c v podkapitole 

4.1). 

V alkalické kontrolní půdě a ve variantě se superfosfátem byly pozorovány zelené, 

více životaschopné rostliny (viz obrázky 3b, 3f v podkapitole 4.1). Počáteční vývoj šťovíků 

ve vyvápněné alkalické půdě byl výrazně horší. Strádání rostlin (viz obrázek 3d v podkapitole 

4.1) 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 
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komplexů Ca se šťavelany a jejich zabudováním do vakuol nebo buněčných stěn (Franceschi 

a Nakata, 2005; Tolrȧ et al., 2005). Novým poznatkem publikované studie (podkapitola 4.1) 

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. 

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. 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. 

Podobně i Tiecher et al. (2014) popisují pouze nepatrné navýšení biomasy pícnin a trav 

v nekontaminovaných půdách ošetřených superfosfátem. 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. 

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). Na konci vegetačního experimentu se šťovíky byly zjištěny snížené obsahy N a Ca 

v podzemních orgánech ve vyvápněné slabě kyselé půdě. Projevil se zde tzv. ředící efekt 

obsahů N a Ca (viz tabulka 3 v podkapitole 4.3). Ke stejnému závěru se ve svých studiích 

přiklánějí i další autoři (Chen a Wong, 2006; Tlustoš et al., 2006c). Obsahy P v semenech 

šťovíku byly ve variantách bez přídavku superfosfátu (tabulka 3 v podkapitole 4.3) 

pod kritickým limitem 0,3 % P. Při obsahu fosforu v semenech nižším než 0,3 % P byl 

ve studii Hrdličkové et al. (2011) pozorován pokles klíčení semen šťovíku tupolistého i 

šťovíku kadeřavého. Vápněním ani aplikací superfosfátu nebyla změněna distribuce 
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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 nadbytečných 

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 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 (viz podkapitola 4.3), 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 půdě alkalické ošetřené superfosfátem se šťovík 
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tupolistý s nízkou akumulací (exkludační) choval jako rostlina s běžnou (indikační) až 

s vysokou akumulací (akumulační) rizikových prvků (viz podkapitola 4.3). Určování rostlin 

vhodných pro fytoremediace by proto mělo být prováděno obezřetně s ohledem na vlastnosti 

rostlin a chemické vlastnosti půd. Dalším zjištěním při pokusu byla zvýšená tolerance šťovíku 

tupolistého k vysokým obsahům Al ve všech variantách (viz podkapitola 4.4). Celkové 

obsahy Al v rostlinách se běžně pohybují do 200 mg.kg-1 sušiny (Kinraide, 1990). 

Při pěstování šťovíku v alkalické kontrolní půdě byl experimentálně zjištěn zvýšený transport 

Al z podzemních orgánů do listů. V listech bylo stanoveno dokonce 3413 mg Al.kg-1sušiny 

(viz tabulka 3 v podkapitole 4.4), což vedlo k překvapivému závěru, že šťovík tupolistý 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 (viz tabulka 3 

v podkapitole 4.4), kde byl transport Al do listů omezen. Stanovené obsahy Al v listech byly 

sedmkrát nižší než v alkalické kontrolní půdě. 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. formace 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 aniontů organických kyselin v biomase šťovíků nebyly 

ovlivněny agrochemickými parametry půd ani půdními aditivy. Zastoupení aniontů 

organických kyselin ve šťovících ovlivňovaly pouze rostlinné orgány (viz obrázek 3 

v podkapitole 4.4). 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). 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). 

 

5.2.2 Rychle rostoucí dřeviny 

Vrba Smithova byla pěstována na půdách neošetřených (kontrolních) a ošetřených 

vápnem a dolomitem. 

Růst a mortalita rostlin. Během tříletého období vrby více hynuly ve slabě kyselé 

kontrolní půdě (pH=6,1) než v alkalické kontrolní půdě (pH=7,3); (viz tabulka 3 

v podkapitole 4.6). Uvedený výsledek je v rozporu s optimální půdní reakcí (pH=5,5-6,5) 

pro růst vrb (Tahvanainen a Rytkӧnen, 1999). Nesrovnalost v reakci vrb na pH půdy může 

souviset s přítomností rizikových prvků v půdě. Vyšší hodnota pH půdy pomáhá omezovat 

mobilitu některých rizikových prvků v půdě a zvyšovat produkci biomasy vrb (Trakal et al., 

2011). Okamžité sázení vrb do půd ošetřených vyšší dávkou vápna bylo neslučitelné s jejich 

životaschopností. 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 ošetřené nižší dávkou dolomitu. 

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

v alkalické půdě 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, přispěla ke zvýšení výnosu nadzemní biomasy vrb ve druhém a třetím roce ve slabě 

kyselé půdě. Vyšší dávka vápna přispěla ke zvýšení výnosu vrb od druhého roku pokusu i 

v alkalické půdě. Během tříletého období byl výnos vrb omezen aplikací nižší dávky dolomitu 

ve slabě kyselé půdě. Naopak vyšší dávka dolomitu (pozvolná účinnost; Mayfield et al., 2004) 

přispěla ke zvýšenému růstu vrb až od třetí vegetační sezóny. 

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 
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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 (viz tabulka 5 

v podkapitole 4.6). 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 (viz tabulka 5 v podkapitole 4.6) byly 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 (viz tabulka 5 v podkapitole 4.6) 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 (tabulka 5 

v podkapitole 4.6). 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 imobilizační 
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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 v obou kontrolních 

půdách. Stanovené obsahy Pb v listech vrb ve slabě kyselé půdě (viz tabulka 5 v podkapitole 

4.6) byly vyšší 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 zmírněny, 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. 
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6 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 

kontaminovaných vysokými obsahy rizikových prvků 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 

prosperitu 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 
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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 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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