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1 Úvod 

Člověk a jeho hospodářská činnost se během historicky poměrně krátkého období (zejména 

za posledních 100 let) staly významným činitelem, který silně ovlivňuje chod biosféry i její 

celkovou dynamiku. Populační růst a technologický pokrok vedou v životním prostředí 

k významným změnám v koloběhu chemických látek a prvků na různých měřítkových 

úrovních. Činnost člověka významně ovlivňuje přirozené cykly prvků v biosféře, a zároveň 

do nich vstupují látky nové. Technologický pokrok přináší vyšší dynamiku vzniku nových 

chemických sloučenin, co do objemu, množství druhů i způsobu jejich uplatnění v ekonomické 

činnosti i každodenním životě člověka. Půdní prostředí hraje v koloběhu látek významnou roli, 

neboť významně ovlivňuje transport chemických látek mezi dílčími složkami životního 

prostředí. Vzhledem ke svým vlastnostem je významnou sorpční složkou, kde se chemické 

látky mohou nejen hromadit, ale také interagovat, transformovat či inaktivovat. 

Údolní nivy patří k ekosystémům s přirozeně vysokou dynamikou transportu chemických 

látek mezi jednotlivými složkami životního prostředí a vysokou mírou ovlivnění hospodářskou 

činností. Dle Yu et al. (2007) jsou údolní nivy ústředním ekosystémem biogeochemických 

cyklů (tzv. biogeochemický hot spot) v souvislostech koloběhu živin a dynamiky znečištění. 

Procesy ovlivňující chemické, fyzikální či biologické vlastnosti se od ostatních půd liší 

z důvodu častých fluktuací hydrologických a hydraulických vlastností, a tím tedy z hlediska 

dostupnosti kyslíku v těchto půdách. Tato dynamika v závislosti na periodickém střídání 

záplavových a suchých období pak má klíčový význam pro vlastnosti těchto půd nejen 

z hlediska jejich schopnosti zadržovat znečišťující látky, ale také jejich imobilizace či přeměny. 

Vysoká úrodnost těchto půd byla známa našim předkům již v dávné historii, a proto byly tyto 

oblasti dlouhodobě využívány pro osidlování a rané zemědělské využití. Významné 

a dlouhodobě působící antropogenní činnosti v důsledcích vysoké populační hustoty v údolních 

nivách vedly k mnohým změnám tohoto ekosystému. Obecně právě zemědělské ekosystémy 

jsou spojeny se značnými změnami transportních cyklů prvků a látek v důsledku kombinace 

podstatných vstupů látek (hnojení, závlahy, pomocné půdní látky) a dynamiky odnosu látek 

(odnos sklizněmi, erozí aj.). Nivní pásma vodních toků jsou vysoce produkčními oblastmi, 

přitom však byla prokázána jejich zvýšená zátěž rizikovými prvky a perzistentními 

organickými polutanty. Lze tedy očekávat zvýšená rizika plynoucí z přítomnosti zvýšených 

koncentrací kontaminantů v těchto půdách. 
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Výše uvedené důvody naznačují, že citlivé a značně proměnlivé prostředí činí půdy údolních 

niv vhodným modelovým územím pro hodnocení významu rizik a kumulativních účinků 

chemických látek na různých měřítcích. Pro úspěšné řešení problematiky bylo potřeba získat 

v první fázi poznatky o obsahu vybraných stopových prvků a znečišťujících látek (zejména 

perzistentních organických polutantů) v nivních půdách. Hlavním cílem bylo ověření parametrů 

zátěže půd pomocí vhodně nastavených metod pro hodnocení diferencovaných rizik pro různé 

transferové cesty týkající se potravního řetězce, bezprostřední ochrany člověka či ekologických 

funkcí půdy. Výsledkem je pak hodnocení potenciálních rizik v záplavových územích v ČR, 

jejich prostorová regionalizace pomocí pokročilých statistických metod a interpretace těchto 

rizik v souvislostech potenciálních zdrojů kontaminace v povodích. Předkládaná disertační 

práce je souborem komentovaných publikovaných článků, které vznikly v průběhu řešení 

problematiky. V práci a publikačních výstupech je zároveň kladen důraz na prostorové 

souvislosti environmentálních dat, neboť metody prostorové analýzy dat umožňují sledovat 

a interpretovat vliv různých zdrojů na celkovou míru znečištění a zároveň profil zátěže 

a souvisejících rizik z hlediska kompoziční struktury. Vlastní prostorová analýza používá 

pro vizualizaci výsledků moderní nástroje z různých geovědních oblastí, jako je eostatistika, 

geografické informační systémy či statistická analýza dat. Publikační výstupy v praktické části 

práce detailněji popisují jednak několik případů úspěšné aplikace těchto nástrojů pro odhad 

rizik kontaminace půd rizikovými látkami, jednak výsledky experimentálního ověření dílčích 

rizik vyplývajících z kontaminace půd záplavových oblastí. 
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2 Literární přehled 

2.1 Vymezení a vlastnosti údolních niv 

Údolní nivy jsou komplexním, dynamickým ekosystémem s neustálou interakcí mezi 

terestrickým a vodním prostředím (Reddy & Patrick 1993). Systém údolních niv a nivních půd 

je součástí obecného transportně-akumulačního cyklu a globálních biogeochemických cyklů, 

zahrnujících procesy zvětrávání, eroze, říčního transportu, sedimentace, redistribuce sedimentů 

či pedogeneze. Z ekologického hlediska představuje říční krajina komplexní výsek krajiny 

charakterizovaný jako sled propojených biotopů s přirozenými ekologickými gradienty 

a významnými ekologickými funkcemi (Ward 1998; Luster et al. 2014). Ekologická 

diferenciace environmentálních gradientů a povrchových struktur říční nivy (půda, biota) 

odhaluje klíčový dynamický charakter a přirozenou heterogenitu projevující se v prostoru 

i v čase (Ward 1998). Vysoká úrodnost těchto půd byla známa našim předkům již v dávné 

historii, a proto byly tyto oblasti dlouhodobě využívány pro osidlování a zemědělské využití, 

což vedlo k mnohým změnám údolních niv (Vašků 2003). Jak uvádějí Tockner a Stanford 

(2002), 79 % břehových zón evropských řek je dnes intenzivně využíváno.  

Z hlediska geomorfologického vymezení údolních niv je zásadní otázkou evoluce říčních 

niv v interakci změn říčního koryta a sedimentace říčních aluvií. Výsledkem vývoje je 

geomorfologický útvar říčních niv – tj. nejnižší terasa nad korytem vodního toku, která mívá 

nejčastěji podobu akumulačního plochého rovinatého území, mírně ukloněného ve směru toku 

určující vodoteče, které je, nebo dříve bylo, během povodní zaplavováno (Vašků 2003). 

Nicméně, jak uvádí Vašků (2003), detailní tvářnost reliéfu niv nebývá vždy úplně jednotvárná 

a v nivách lze rozlišit z hlediska podrobnější amplitudy reliéfu řadu dílčích geomorfologicky 

odlišných útvarů vzniklých dynamikou koryta (ramena vodních toků) a dynamikou 

akumulačních procesů (tzv. hrudy jako vyvýšená místa v nivě, zrnitostně a fytocenologicky 

vystupující z nivních sedimentů, či tzv. kolky jako konkávní terénní útvary v nivách, které 

zůstávají vlhčí než okolní polohy nivy). Z geomorfologického hlediska je klíčové pochopení 

množství sedimentovaného materiálu a prostorových vzorců sedimentace v údolní nivě. Změna 

sedimentační rychlosti či prostorových trendů sedimentace je zapříčiněna různými změnami, 

přičemž řada z nich má antropogenní charakter s úzkým vztahem k historickým změnám 

krajiny (de Moor et al. 2008). S tím souvisejí i vztahy mezi depozicí sedimentů a vázaných 

kontaminantů v nivách, sledované v řadě regionálních geochemických studií (např. Hudson-
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Edwards et al. 1999; Macklin et al. 1994; Hren et al. 2001; Walling et al. 2003), což vyústilo 

v dřívější využití břehových sedimentů pro geochemické mapování prvků v regionálních 

měřítcích (Otesen et al. 1989; Bølviken et al. 1996) či nově ve využití prvků pro geochemické 

datování fluviálních sedimentů (Bábek et al. 2015; Grygar et al. 2010; 2014). 

Z pedologického hlediska bývají oblasti, které jsou pravidelně zasahovány povodněmi, 

obvykle vymezeny pásmem výskytu fluvizemí na aluviálních sedimentech. Jak ukázali Novák 

et al. (1998) na příkladu Moravy, velké recentní povodně svým rozlivem dobře korelovaly 

s areály fluvizemí. Nicméně lze předpokládat, že pedogeografická situace se v různých 

povodích liší jednak pod vlivem charakteristických půdotvorných faktorů v povodí, jednak pod 

vlivem antropogenních zásahů, které ovlivňovaly erozně-depoziční podmínky v povodí 

a přirozenou dynamiku vodních toků (změny vedení trasy koryta, úpravy podélného a příčného 

profilu toku, změny hydrického režimu nivy). Nivní polohy se zpravidla vyznačují složitými 

katénami synlitogenních fluvizemí, ale i černic, (pseudo)glejů a také svéráznou vegetací, 

ovlivňovanou jednak zátopami za povodní, hladinou podzemní vody a různorodostí 

zrnitostního složení půdně-litologického prostředí (Vašků 2003; Němeček & Tomášek 1983). 

Pokud budeme hovořit o přirozené variabilitě půd v záplavových zónách, lze vyjít 

z diferenciace říčních gradientů dle Warda (1998) na longitudinální, vertikální a laterální. 

Z hlediska půdní diverzity se longitudinální gradient projevuje diferenciací či kontinuitou 

zastoupení půdních typů v nivě odrážející ve svém pořadí změnu půdotvorných činitelů podél 

toku. Jurča (1974) prokázal zákonitý sled vlastností fluvizemí v korelaci s klimatickými 

podmínkami a charakterem sedimentace od horního po dolní tok. Vertikální gradient vyjadřuje 

podle Stanforda a Warda (1993) interakce mezi tekoucí vodou v říčním toku a zdroji podzemní 

vody a souvisejícími procesy, které z hlediska pedogeografie mají úzkou vazbu na hydromorfní 

režim půd navazujících niv. Z pedogeografického hlediska lze nivu chápat jako část 

komplexního systému pedogeomorfní katény, kde se laterální heterogenita projevuje 

toposekvencí půd rozvodí-svah-niva-vodní tok, přičemž vymezení fluvizemí vůči půdám 

navazujících svahů je nejednoznačné z důvodů rozostřené hranice fluviálních, 

deluviofluviálních a deluviálních sedimentů a pedogenetické příbuznosti půdních typů (Šefrna 

2008; Zádorová et al. 2008).  
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Z hlediska pochopení dynamiky znečištění údolních niv a hodnocení rizik znečištění jsou 

klíčové čtyři faktory – zdroje, (re)distribuční mechanismy, vlastnosti kontaminantů a sorpční 

vlastnosti půdy. 

2.1.1 Zdroje a distribuční mechanismy znečištění v záplavových oblastech 

V případě kontaminace rizikovými prvky (RP) se doplňují zdroje přirozené (tj. geologicky 

podmíněné) se zdroji antropogenními. Jinak je tomu u perzistentních organických polutantů 

(POP), kde je z hlediska kvantitativních vstupů otázka přirozených koncentrací spíše 

marginální (Alcock et al. 1998). V případě odlehlých povodí s minimálním antropogenním 

vlivem jsou hydrologické procesy eroze půdních částic hlavními mechanismy vstupu 

rizikových prvků do říčního systému. Jak uvádějí Janeček et al. (2005), erozní splaveniny jsou 

výsledkem selektivního procesu, při němž jsou jemnější částice přednostně odnášeny odtékající 

vodou, a sedimenty tím obsahují obecně více jílovitých, prachovitých a organických látek než 

zdrojové půdy. Tyto půdní frakce lze obecně charakterizovat velkou schopností vazby 

kontaminantů. Quinton a Catt (2007) či Jiao et al. (2012) sledovali významné obohacení 

erozního sedimentu RP spolu s obsahem jílové a organické složky, přičemž výsledné trendy 

odnosu půdních prvků kopírují trendy ztráty půdy, ale příliš nekorespondují s obsahy RP 

ve zdrojové  půdě, což ukazuje na významný vliv celkové produkce sedimentu na difúzní cesty 

RP z půdy vlivem eroze. 

V mnoha oblastech světa je dnes patrné, že říční systémy mohou být ovlivněny mnohem 

více antropogenními tlaky než přirozenými přírodními vlivy (Messerli et al. 2000). Meybeck 

(2003) charakterizuje současné změny říční krajiny jako soubor antropocenních syndromů 

(regulace, fragmentace, změny sedimentace, chemická a mikrobiální kontaminace, eutrofizace, 

acidifikace) s popsanými příznaky a příčinami stavu. Jednotlivé antropogenní činnosti mají 

specifické distribuční mechanismy kontaminace v povodích a jejich nivách. Zemědělství 

ovlivňuje distribuční mechanismy přímou aplikací rizikových látek do půd prostřednictvím 

závlahy znečištěnou vodou, dotací hnojiv a pomocných půdních látek se zvýšenými obsahy 

rizikových látek (hnojiva, komposty, čistírenské kaly, sedimenty) či ošetřením produkce 

v záplavových oblastech přípravky na ochranu rostlin. Průmysl je odpovědný za přímé 

distribuční mechanismy v podobě vypouštění nečištěných či znečištěných vod 

do hydrologického recipientu, kde mohou následně vlivem hydrologických redistribučních 

mechanismů migrovat ve vodním toku (v sedimentech) či mimo vodní tok (do nivních půd). 
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Druhým přímým mechanismem vstupu rizikových látek je atmosférický vstup z imisních spadů 

z průmyslových podniků uvnitř či vně povodí. Třetí možností jsou nahodilé vstupy ve formě 

havárií či jednorázových úniků rizikových látek z průmyslových zdrojů či starých ekologických 

zátěží. Z hlediska vlivu na chemické vlastnosti říčních systémů má významné postavení těžba 

a zpracování nerostů, kde hlavními distribučními mechanismy jsou eroze materiálu 

z pozůstatků důlní činnosti a přímý vstup důlních vod do vodotečí. Další zdroj úzce souvisí 

s urbanizací niv – tj. koncentrací obyvatel a dopravy, kdy lze sledovat významné přímé 

distribuční mechanismy znečištění do říčních systémů v podobě splachu vod nasycených 

znečištěním z městského prostředí vlivem zvýšené zátěže dopravními kontaminanty (dopravní 

cesty, parkovací plochy) či vlivem splachu z budov (zejména střech). 

 

 

Obr 1 Historický vývoj znečištění říčních systémů a jejich ovlivnění člověkem v západní 

Evropě dle Meybecka (2003) - (1 – organické znečišťující látky, 4 – rizikové prvky, 6 – dusíkaté 

znečištění, 8 – pesticidy) 

 

Význam jednotlivých zdrojů kontaminace se v průběhu historie mění, přičemž tyto změny 

probíhají odlišně v různých částech světa s důsledky pro pohyb znečišťujících látek (Lohman 

et al. 2007). Na Obr. 1 lze sledovat vývoj chemické kontaminace v Evropě od prvotních 

lokálních vlivů úpravy rud (Hong et al. 1996; Macklin et al. 1997) přes masivní růst 

kontaminace v 19. stol. v souvislostech se spotřebou kovů během průmyslové revoluce 

(Middlekoop 2000) až po vrchol kontaminace kovy mezi roky 1950–1970 vlivem emisí 

ze spalování uhlí. Nárůst POP je spojen dominantně s industriálním obdobím i s intenzifikací 
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zemědělství a širokým využitím pesticidů od 40. let 20 století. Emise POP do prostředí jsou 

od 70. let 20. století v Evropě a Severní Americe snižovány díky zákazům a kontrole emisí 

některých POP (Jones  Vogt 1999), zároveň dochází ke geografickému posunu produkce POP 

vlivem řady faktorů, jako jsou globální přesuny výrobních kapacit do Asie, spalování biomasy 

a lesní požáry v tropických oblastech či nárůst využití pesticidů v zemědělství a regulace 

rozšíření tropických nemocí (Lohman et al. 2007). V ČR lze od 90. let 20. století sledovat 

významné zlepšení kvality povrchových vod vlivem politicko-ekonomických změn, které 

přinesly snížení intenzity průmyslové a zemědělské výroby i rozvoj legislativní ochrany 

životního prostředí (Langhammer 2010). 

 

2.1.2 Redistribuční mechanismy kontaminace půdy v záplavových oblastech  

Výslednicí zdrojů a distribuce jsou obsahy rizikových látek v říčních systémech. Tyto 

obsahy jsou veličinou s významnou dynamikou, přičemž v nivních oblastech může tato 

dynamika vzrůstat vlivem změn interakce s říční vodou. Baborowski et al. (2007) či Zonta et al. 

(2005) prokázali, že očekávané kontaminace povodňových sedimentů RP jsou úměrné obsahu 

jejich forem vázaných na suspendované částice ve vodním prostředí během povodňové vlny. 

Následky povodňové redistribuce znečištění lze sledovat v říčních systémech pod silným 

vlivem jedinečného zdroje – například v případech odnosu a sedimentace toxických důlních 

odpadů v důsledku extrémních hydrologických událostí (Borůvka et al. 1996; Cabrera et al. 

1999; Diaz-Barrientos et al. 1999). Podobně Žák et al. (2009) sledovali toky RP v silně 

kontaminované nivě řeky Litavky a potvrdili povodňovou redistribuci RP do dolních částí toku 

ve vazbě na obsahy suspendovaných částic vzniklých erozí kontaminovaných břehových 

sedimentů. Navrátil et al. (2008) pak sledují vlivy redistribuce kontaminace horní Litavky 

v navazujícím povodí Berounky. Podobný posun znečištění byl sledován v navazujících říčních 

systémech řeky Mulde (oblast soutoku Mulde a její zdrojnice Spittelwasser), kde v regionu 

Bittefeld (Německo) byly v návaznosti na chemickou výrobu sledovány anomální obsahy POP 

i RP v nivních půdách a sedimentech (Brack et al. 1999; Schwartz et al. 2006; Götz et al. 2007). 

Podobně je dlouhodobě sledován vliv hot spotu kontaminace POP na říční systémy 

v industrializovaném povodí řeky Passiac ve státě New Jersey (USA) (Bopp et al. 1991; 

Wenning et al. 1994; Barabas et al. 2004). 
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Složitost procesu povodňové redistribuce kontaminace byla prokázána celou řadou 

srovnávacích studií, kdy byly sledovány koncentrační změny polutantů vlivem povodňových 

událostí. Cebula et al. (2005) dokumentovali zvýšení obsahu RP v povodí Odry vlivem povodně 

v roce 1997. Elhotová et al. (2006) či Pulkrabová et al. (2008) sledovali nárůst znečištění 

rizikovými látkami na lokalitách v povodí Vltavy a Labe po povodni v roce 2002. Naopak 

Vácha et al. (2003) nesledovali signifikantní nárůst obsahu rizikových látek v povodí dolního 

Labe po povodni v roce 2002, podobně Maliszewska-Kordybach et al. (2011) prokázali 

na příkladu povodí Vistuly, že v oblastech bez významnějších urbánních a průmyslových 

zdrojů znečištění nedošlo vlivem povodňové události v roce 2010 k významnějším změnám 

hygienického stavu půdy. Podobné závěry potvrdila ekotoxikologická srovnávací studie 

Mullera et al. (2003), která neprokázala nárůst toxicity povodňových sedimentů v důsledku 

povodně. Řada studií na druhou stranu potvrdila, že v důsledku extrémních hydrologických 

událostí se mohou sedimenty (dnové či deponované na půdách) dočasně stát zdrojem 

kontaminace kvůli remobilizaci a redistribuci zakonzervovaného znečištění (Förstner 2004; 

Krueger et al. 2005; Hilscherová et al. 2007). Říční systémy (koryta, povodňové plošiny, 

příbřežní mokřiny) jsou tedy dle řady autorů dočasným úložištěm kontaminantů, které v případě 

změn podmínek mohou představovat „chemickou časovanou bombu“ (Stigliani et al. 1991; 

Japenga a Salomons 1993; Cappuyns et al. 2006). Schwartz (2006) analyzoval stabilitu dnových 

sedimentů na středním Labi se závěry, že zvýšené povodňové průtoky v roce 2002 vedly 

k remobilizaci starších pohřbených sedimentů s významně vyšší zátěží a rizikem jejich 

redepozice do říčních niv. Podobně Kaiglová et al. (2015) popsali rizika případné mobilizace 

dnových sedimentů na příkladu Bíliny a Labe. Umlauf et al. (2005) pozorovali, že půdy 

za povodňovými valy, které nebyly při povodni v roce 2002 na dolním Labi zaplaveny, byly 

zanedbatelně kontaminované látkami POP ve srovnání s pravidelně zaplavovanými půdami 

říční nivy. Autoři zároveň konstatovali, že se kontaminační toky v době této extrémní události 

posunuly od vnosu kontaminace povodňovou vlnou spíše k vyplavování historicky 

zakonzervované kontaminace. Jak ukazují Macklin (1992) či Hudson-Edwards et al. (1998) 

na příkladu olova a zinku v silně kontaminovaném aluviu řeky Tyne v severovýchodní Anglii, 

k redepozici sedimentárně pohřbené kontaminace může docházet po relativně dlouhé době 

od primárního vstupu. 
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V případě POP a rtuti je třeba uvažovat o i dalších mechanismech redistribuce, kdy 

semivolatilní kontaminanty mají tendenci vstupovat do plynné fáze s potenciálem k přenosu 

a redepozici. Kruh volatilizace a depozice může být mnohokrát opakován, a tak může docházet 

k jejich akumulaci v oblastech vzdálených od oblasti jejich použití (Koblížková et al. 2009). 

Dálkový přenos znečištění jako důležitý mechanismus globální distribuce POP (Lunde & 

Bjorseth 1977) je dnes intenzivně zkoumán, dochází neustále k rozšiřování znalostí 

o globálních tocích látek na základě globálních modelů distribuce (Wania & Mackay 1999). 

Otázce rtuti v kontaminovaných fluviálních půdách a možné redistribuci s ohledem na volatilní 

charakter dílčích sloučenin rtuti (Lindberg et al. 2002) je věnována velká pozornost v oblasti 

středního Labe – Wallschläger et al. (2000); Devai et al. (2005); Rinklebe et al. (2010). 

V neposlední řadě lze za dílčí proces redistribuce látek v záplavových zónách považovat 

přestup rizikových látek do rostlin (a odnos sklizní v zemědělsky využívaných půdách), což je 

zásadní i z hlediska rizik vstupů do potravního řetězce (viz kapitola 2.2.1).  

 

2.1.3 Půdní vlastnosti jako faktory sorpce znečišťujících látek 

Z hlediska klíčových faktorů bude odděleně diskutována dynamika rizikových prvků 

a perzistentních organických polutantů, přičemž diskuze poznatků z odborné literatury je 

směrována k vlivu těchto faktorů v nivních půdách. Skupina RP zahrnuje stopové prvky, které 

se přirozeně vyskytují v půdách v nízkých koncentracích, nicméně překročení vazebné kapacity 

půd může vést k závažným environmentálním důsledkům (toxicita, zvýšení mobility, přestup 

do rostlin) (Alloway 1990). POP jsou širokou skupinou chemických sloučenin organické 

povahy a jejich hlavním rysem je perzistence v prostředí a rizika pozdních účinků kvůli jejich 

dlouhodobému biologickému působení v organismech s potenciálními účinky genotoxickými, 

karcinogenními a mutagenními (Jones & de Voogt 1999) či s potenciálním narušením 

fyziologických funkcí endogenních hormonů (Kavloc 1996; Kelce et al. 1995). 

Hlavními charakteristikami půdy, které ovlivňují mobilitu RP a jejich transport, jsou pH, 

redox potenciál, kationtová výměnná kapacita, množství a kvalita organické hmoty, oxidů 

a jílových minerálů, stupeň provzdušnění půdy či mikrobiální aktivita (Alloway 1990). Celý 

tento provázaný komplex vlastností se mění s hydrickými vlastnostmi půdy a dostupností 

kyslíku v půdě, které se v nivách mění pod vlivem střídání suchých podmínek podobných 

terestrickým půdám s podmínkami zaplavených (mokřadních) půd. Dynamiku RP určují 
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interakce mezi procesy sedimentace, adsorpce, srážení, kationtové výměny, tvorby komplexů, 

mikrobiální aktivity a příjmu rostlinami (Matagi et al. 1999). Výsledkem interakce je 

ustanovení rovnováhy pro jednotlivé RP mezi jílovými minerály, půdní organickou hmotou 

a hydratovanými oxidy, přičemž půdní pH a redoxní podmínky mají klíčový význam 

pro ustanovení rovnovážných stavů (Zunkel & Krueger 2009; van Griethuysen et al. 2005). 

Cyklické změny režimu hrají klíčovou úlohu ve změnách redoxního potenciálu s vlivem na 

mobilitu prvků, což bylo potvrzeno jak v terénních studiích (Shiller 1997), tak v laboratorních 

experimentech (Chuan et al. 1996). Schwartz (2001, cit. v Zunkel & Krueger 2009) popsal 

redoxní změny v různých fázích povodně na středním Labi a zaznamenal významné rozvolnění 

vazeb Fe a Mn vlivem rozpouštění oxidů v době snížení redoxního potenciálu, což vede jednak 

ke ztrátě adsorpčních míst pro RP, a jednak ke zvýšené kompetici mezi kationty při výměnné 

sorpci s výsledkem potenciální mobilizace RP. Obecně přítomnost ostatních iontů významně 

ovlivňuje speciaci RP v půdách (Sims 1986), kdy vlivem různé vytěsňovací síly různých iontů 

dochází ke kompetici při obsazování adsorpčních míst (Hoins et al. 1993). Shaheen et al. (2013) 

prokázali, že silněji vázané prvky v půdě (Pb, Cu) jsou méně ovlivněny kompeticí než mobilní 

prvky (Cd, Ni, Zn). Proti procesu rozpuštění oxo-hydroxidů působí tvorba sulfidů a karbonátů 

Fe či Mn či sulfidických precipitátů s imobilizačním efektem, přičemž v běžných půdách 

převažuje spíše efekt imobilizace (Förstner 1992). Vliv jednotlivých faktorů je složitý 

a mnohdy antagonistický, což v případě zaplavovaných půd umocňuje dynamika půdních 

vlastností. Například Schwartz (2001, cit. v Zunkel & Krueger 2009) zjistil, že k významným 

změnám redoxních podmínek dochází v případě příznivých podmínek z hlediska obsahu 

organické hmoty a teploty, což vede dle autorů jednak k významnějším fluktuacím redoxního 

potenciálu v půdách bohatých na humus (depresní půdy niv), jednak k sezónním rozdílům 

mobilizace prvků mezi povodněmi v letním a zimním období, což lze přisoudit zejména vlivu 

vyšší teploty na mikrobiální aktivitu s následným nárůstem obsahu RP v půdním roztoku 

v důsledku komplexace s organickými ligandy. Vlivu organické hmoty na sorpci RP v půdách 

je věnována řada studií a např. Carrillo-Gonzalez et al. (2006) nabízejí ucelené zpracování 

tématu. Obecně lze říci, že půdní organická hmota má přímý význam pro sorpci RP díky tvorbě 

organokovových komplexů a zároveň jako adsorpční povrch, na druhou stranu se podílí 

na tvorbě rozpustných organických komplexů, které naopak mohou chránit prvky před adsorpcí 

nebo vysrážením (Carrillo-Gonzalez et al. 2006). Sedimentace a postdepoziční degradace 
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organické hmoty povodňových sedimentů jsou významnými biogeochemický procesy 

s možnými dopady na RP (Zunkel & Krueger 2009). Krueger et al. (2005) sledovali vztah 

obsahu organické hmoty, elevace terénu a četnosti záplav a zjistili vyšší obsahy organické 

hmoty a RP v nižších partiích záplavové oblasti středního Labe. Eisenmann (2002) či Albering 

et al. (1999) na příkladu Labe resp. Meuse determinovali lineární korelační vztah mezi obsahem 

organické hmoty a RP. V laboratorní studii byl tento korelační vztah vysvětlován spíše 

významem organické hmoty pro zvyšování vazebné kapacity povrchu jílových minerálů 

(Zunkel & Krueger 2009). Nicméně jak uvádějí Kalbitz a Wennrich (1998), vliv organické 

hmoty na mobilizaci v záplavových půdách se liší u jednotlivých RP a významně závisí 

na kvalitě organické hmoty a vlastnostech půdního roztoku. Například význam organické 

hmoty signifikantně klesal při poklesu pH pod 4,5 (Kalbitz & Wennrich 1998). Obecně snížení 

pH půdy vede u většiny RP ke zvýšení mobility (Alloway 1990), neboť pH patří ke klíčovým 

faktorům rozpustnosti RP v půdě (Brallier et al. 1996). Významný vliv pH souvisí s velkou 

senzitivitou jílových minerálů, hydratovaných oxidů Fe a Al či půdní organické hmoty 

ke změnám pH (Harter  Naidu 2001). Dynamika pH ve vazbě na redox potenciál se pak 

projevuje signifikantním vztahem změn pH a mobility RP v záplavových zónách (Krueger & 

Groengroeft 2004). Geller et al. (2004, cit. v Zunkel & Krueger 2009) sledovali ve většině 

vzorků záplavových půd v povodí Labe pH < 6, kdy lze očekávat relativně vysokou mobilitu 

Cd, Ni, Zn, méně Cr a relativně nízké obsahy mobilních forem Pb a Cu (Adriano 2001). 

Sorpce prvků na oxo-hydroxidy Fe a Mn je významným faktorem speciace RP nejen 

v záplavových půdách (Jenne 1968; Triverdi & Axe 2000). Ve vazbě na dynamiku režimu půd 

je klíčové střídání tvorby jejich stabilních krystalických forem během oxidačních podmínek 

v suchých obdobích s příslušným imobilizačním efektem na RP (Tack et al. 2006) a jejich 

reduktivního rozpouštění vlivem inundace (Davranche & Bollinger 2000; Grybos et al. 2007). 

Afinita jednotlivých RP na hydratované oxidy se významně liší při současné existenci 

vazebných preferencí jednotlivých oxidů k jejich adsorpci (Triverdi & Axe 2000). Obecně větší 

význam pro sorpci RP mají dominantně zastoupené oxidy Fe (ferihydrit  goethit  hematit) 

oproti minoritním oxidům Mn, které však mají vyšší vazebnou kapacitu (Zunkel & Krueger 

2009). Podobně jílové minerály mají z hlediska sorpčního potenciálu RP menší význam oproti 

hydratovaným oxidům či organické hmotě, nicméně jejich množství v půdách zvyšuje jejich 

vazebný potenciál (Kabata-Pendias & Pendias 2001). Jak ukazují Rinklebe et al. (2007) 
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či Zunkel a Krueger (2009) na příkladu dolního Labe, obsah jílových a prachových částic 

výrazně dominuje ve fluviálních půdách v nivních depresích, zatímco obsah písku roste 

na akumulačních rovinách. Zunkel a Krueger (2009) uvádějí, že ve fluviálních půdách dolního 

Labe byl dominantním jílovým minerálem illit, méně pak kaolinit, což ukazuje spíše na střední 

vazebnou kapacitu fluviálních půd z hlediska obsahů jílových minerálů. Eisemann (2002) 

popsal lineární vztah obsahu jílu a RP v záplavových půdách středního Labe, zatímco Albering 

et al. (1999) v záplavových půdách řeky Meuse tento vztah neprokázali. 

Chemické vlastnosti POP, především pak hydrofobní a lipofilní charakter, determinují jejich 

výskyt a transferové cesty v ekosystému směrem k silnější vazbě na půdy a organické matrice 

a k omezenému vstupu do vodní fáze (Jones & de Voogt 1999). Jejich vlastnosti umožňují 

cirkulaci mezi jednotlivými ekosystémy, přičemž ovzduší je hlavní složkou, v níž k přenosu 

dochází. Osud a chování POP v půdách se odvíjejí od jejich chemické struktury, fyzikálně-

chemických vlastností a environmentálních podmínek, přičemž rozhodující jsou následující 

vlastnosti a procesy: 

• vlastnosti důležité pro transport ve složkách prostředí – perzistence, bioakumulace, sorpce; 

• chování v jednotlivých složkách prostředí a jejich fázích – tj. mezifázová distribuce 

v jednotlivých složkách prostředí (tuhá–plynná, tuhá–kapalná, kapalná–plynná fáze); 

• abiotické degradační postupy – hydrolýza, oxidace, fotodegradace v jednotlivých fázích; 

• biodegradace. 

Vztahy mezi těmito vlastnostmi a procesy pak určují toky mezi složkami prostředí, přičemž 

během tohoto transportu mohou být jednotlivé látky abioticky i bioticky přeměňovány. 

Z hlediska potenciálu k pohybu v půdním prostředí jsou určující faktory distribuce sloučenin 

mezi pevnou, kapalnou a plynnou půdní fází (Jones & de Voogt 1999). Toto rozdělování látek 

lze popsat pomocí distribučních koeficientů, které vyjadřují sumu molekulárních interakcí 

(zahrnující iontové interakce, van der Waalsovy síly, vodíkové můstky) mezi látkou a dvěma 

fázemi (Ehlers & Loibner 2006). Rovnovážné rozdělení hmoty mezi vodnou a plynnou fázi lze 

charakterizovat pomocí Henryho konstanty. Rozdělovací koeficient mezi oktanolem a vodou 

(Kow) je dnes považován za indikátor rozdělení mezi pevnou a kapalnou fází a společně 

s obsahem organické hmoty v půdě slouží k odhadu sorpce POP na půdu (Jones & de Voogt 

1999). Obsah organické hmoty je považován za klíčový pro obsahy POP (Sweetman et al. 2005; 

Dalla Valle et al. 2005), nicméně většinou nelze tento obsah snadno využít pro predikci POP 
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v půdě lineárními modely, neboť variabilita POP ve vztahu k obsahu organické hmoty je silně 

maskována dalšími faktory – především blízkostí zdroje (Meijer et al. 2003) či vlivem teplotní 

diferenciace (Ribes et al. 2002). Avšak obecně lze konstatovat, že v přirozeném půdním profilu 

dochází vlivem vyšších organických obsahů ke kumulaci POP ve svrchní vrstvě půdy (Cousins 

et al., 1999; Krauss et al. 2000; Moeckel et al. 2008), nicméně v orných půdách dochází vlivem 

kultivace k posunu i do hlubších vrstev (Armitage et al. 2006). Fikarová et al. (2018) sledovali 

odlišné vertikální distribuce vybraných POP v profilech nivních půd, což ukazuje na význam 

ovlivnění distribuce POP procesy evoluce nivy a sedimentace, především pak jemných 

a organických frakcí v níže položených částech nivy. Vliv těchto frakcí potvrzuje také vysoká 

lokální variabilita POP v nivních půdách se signifikantní korelací POP s obsahem jílových 

a prachových částic i obsahem organického uhlíku (Witter et al. 1998; Kiersch et al. 2010). 

Obecný význam půdní organické hmoty potvrzují také často sledované zvýšené obsahy POP 

v lesních půdách (Tremolada et al. 2008). Půdní organická hmota je z hlediska chemického 

složení velmi variabilní a význam frakcionace organické hmoty na specifické vazby POP byl 

sledován pro vybrané pesticidy (Piccolo et al. 1998; Ahmad et al. 2001), ale také 

pro polychlorované bifenyly (PCB) a polyaromatické uhlovodíky (PAU) (Doick et al. 2005; 

Pan et al. 2006), kdy byl dokumentován dominantní vliv huminu na obsahy hydrofobních POP. 

Na podkladě terénních výsledků obsahu PCB v půdách Švýcarska navrhují Tremolada et al. 

(2012) obsah uhlíku v huminu půdní organické hmoty jako vhodný ukazatel pro odhad 

akumulační schopnosti půdy pro POP. Ačkoliv u fluvizemí lze obecně očekávat střední obsah 

humusu s převahou fulvokyselin ve frakčním složení, budou zde pravděpodobně významné 

rozdíly způsobené variabilitou půdního složení záplavových oblastí.  

 

2.1.4 Variabilita znečištění v záplavových půdách 

Depozice polutantů v nivních oblastech je dána především ukládáním sedimentu a má tedy 

přímou souvislost s geomorfologickými procesy probíhajícími na povodňové plošině. 

U přirozených, laterálně meandrujících říčních koryt tak dochází k agradaci kontaminovaného 

sedimentu na povodňové plošině, přičemž míra kontaminace se pak liší v závislosti na vývoji 

sedimentace, zejména staří a celkového úhrnu (Perry & Taylor 2007). Často lze tedy sledovat 

vyšší míry kontaminace v bezprostřední blízkosti vodního toku s následným poklesem směrem 

do distálních částí údolní nivy (Leigh 1997). Tento gradient není však pravidlem a byly 
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sledovány i vyrovnané obsahy v celém rozsahu plošiny (Bradley & Cox 1990; Martin 1994). 

Popsané rozdíly jsou s největší pravděpodobností ovlivněny zrnitostí sedimentu (Ladd et al. 

1998; Walling et al. 2003). Kontaminanty vázané na jemnozrnné sedimenty se ukládají 

v topograficky níže položených oblastech povodňových plošin (Bradley & Cox 1990). 

Leenaers a Rang (1989) popsali rozdíly mezi obsahy Cd, Zn a Pb v závislosti na frekvenci 

záplav v povodí řeky Geul, kde byl s vyšší četností záplav pozorován významný nárůst obsahu 

těchto prvků v příslušných půdách. Zapojení podrobné amplitudy reliéfu v modelu 

koregionalizace a vzájemného krigingu pak umožnilo lepší odhad RP v aluviální půdě 

(Leenaers et al. 1990). Potvrzuje se tedy, že půdy nejnižších říčních teras jsou více zatíženy 

rizikovými látkami v důsledku sedimentace organických látek a jemných jílovitých částic 

během zaplavování (Devai et al. 2005; Overesch et al. 2007; Rinklebe et al. 2007). Podobné 

výsledky byly sledovány také ve studii malého měřítka na středním Labi, kde byla sledována 

vysoká variabilita obsahů 29 různých POP pod vlivem půdních vlastností (textura, organická 

hmota) (Kiersch et al. 2010). Rinklebe et al. (2007) prokázali na dolním Labi, že obsahy Cd, 

Zn a Cu byly vyšší v silně jílovitých půdách odpovídajících terasovým černicím, dále 

v terasových glejích a až následně v hlinitých fluvizemích. Autoři pak využili znalosti půdních 

typů a substrátů k odhadu obsahu RP v záplavových oblastech na příkladu dolního Labe. 

Podobně Middelkoop (2000) prokázal na případové studii Rýnu a Meuse, že nejnižší obsahy 

RP byly v distálních částech údolní nivy s nízkou četností záplavových událostí a nižší 

průměrnou sedimentací (~ 5 mm za rok), zatímco nejvyšší obsahy byly sledovány v nejnižších 

terasách s vysokou frekvencí záplav a vyšší roční sedimentací (> 10 mm za rok). V regionálně 

zaměřené studii fluviálních půd Labe byla potvrzena vysoká zátěž nivních půd na aluviálních 

sedimentech celou škálou RP a POP (Podlešáková et al. 1994; Vácha et al. 2003). Na základě 

porovnání obsahů vybraných rizikových látek v geomorfologicky vymezených částech údolní 

nivy bylo prokázáno, že intenzita zátěže půd nivních oblastí je statisticky významně vyšší 

ve srovnání s ostatními zemědělsky využívanými půdami ČR. 

Ukazuje se, že distribuce rizikových látek v údolní nivě závisí na vzdálenosti od říčního 

koryta, frekvenci záplav, geomorfologii nivy a jejím vývoji, půdních vlastnostech, ale také 

na existenci a pozici umělých bariér (přehradní nádrže, protipovodňové hráze) omezujících 

kontinuitu říčního systému a jeho interakce s nivou (Japenga & Salomons 1993; Borůvka et al. 

1996; Martin 2000; Middelkoop 2000; Du Laing et al. 2009; Majerová et al. 2018). 
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2.2 Rizika znečištění v nivních půdách a metody jejich hodnocení  

Narušení přirozeného biogeochemického cyklu prvků a vnášení obtížně degradovatelných, 

perzistentních cizorodých látek do prostředí vede ke změnám distribuce těchto látek směrem 

k selektivní akumulaci v prostředí. Rizika spojená s touto postupující akumulací byla globálně 

identifikována jako významná jak pro ekosystémy, tak pro člověka. Laboratorní i terénní 

experimenty publikované v odborné literatuře potvrzují skutečnost, že řada rizikových prvků 

a perzistentních organických polutantů má škodlivé účinky na lidské zdraví, přičemž 

z humanotoxikologického hlediska jsou za nejzávažnější považovány pozdní účinky 

v souvislostech dlouhodobého biologického působení polutantu v organismech s potenciálními 

genotoxickými, karcinogenními a mutagenními účinky (Jones & de Voogt 1999). Kombinace 

vysoké intenzity zemědělství, populační hustoty a zvýšené environmentální zátěže v nivních 

oblastech ukazují na potřebu odborného hodnocení rizik a vývoj vědecky odvozených kritérií 

pro posouzení těchto rizik. S tím je spojeno hodnocení potenciálu přestupu do potravního 

řetězce přes transferovou cestu půda-rostlina, hodnocení účinku na zdraví člověka (přímé 

zdravotní účinky zvýšených koncentrací toxických prvků a látek), hodnocení ekologických 

rizik (ekotoxikologických účinků) a stanovení rizikového profilu z pohledu zdravotních 

i ekologických rizik. 

 

2.2.1 Rizika znečištění pro potravinové řetězce  

Z hlediska přestupu kontaminace z půdy do rostlin lze v záplavových oblastech uvažovat 

několik kritických cest (upraveno dle Trapp & Mc Farlene 1999; Mikeš et al. 2009): 

a) příjem z půdního roztoku kořenem, 

b) absorpce kontaminantu na povrch kořene, 

c) foliární příjem látek odpařených z půdního povrchu, 

d) absorpce kontaminace na listovou plochu. 

Pokud se podíváme na jednotlivé cesty pro potenciální příjem rizikových látek v rostlinách, 

je patrné, že prakticky všechny cesty mohou být silně ovlivněny v době povodňové události 

vlivem přímého kontaktu s kontaminovanými vodami a sedimenty. Absorpce kořenovým 

systémem je hlavním transportním mechanismem příjmu rizikových prvků (Kabata-Pendias & 

Pendias 2001), nicméně bilance kořenového a mimokořenového (převážně foliárního) příjmu 
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se mezi jednotlivými prvky liší. Harrison a Chirgawi (1989) sestavili pořadí prvků podle jejich 

příjmu z atmosféry: Pb > Cr > Ni > Zn = Cd. Pro příjem rizikových prvků kořeny rostlin 

je nezbytné, aby byly nejdříve uvolněny do půdního roztoku jako volné disociované ionty nebo 

rozpustné anorganické a organické komplexy (Adriano 2001), proto klíčové půdní faktory pro 

příjem látek korespondují s faktory mobility těchto prvků v půdě (Brümmer et al. 1986). 

Z literárních údajů lze určit obecné pořadí rizikových prvků podle přístupnosti prvků pro 

rostliny – např. Harrison a Chirgawi (1989): Zn  > Cd > Ni > Cr > Pb (někdy Cd > Zn). Němeček 

et al. (2010) uvádějí řadu: Cd > Zn, Tl > Cu > Mn > Ni, Co > Pb, As, Be > Cr > Hg 

a při zohlednění mobility prvku jako klíčového faktoru transferové cesty půda-rostlina lze řadu 

modifikovat na Cd, Tl > Mn > Zn > Co, Cu > Ni, Pb > As > Be > Cr, Hg. Přestup z půdy také 

ovlivňují rostliny (druh rostliny, velikost, vývojové fáze, charakter kořenového systému, 

kořenové exudáty, mykorhiza) (Kabata-Pendias & Pendias 2001). Na podkladě terénních 

a simulačních dat prokázali Podlešáková a Němeček (2001) pomocí faktorové analýzy 

významnou rozdílnost vztahů přestupu jednotlivých prvků do rostliny a půdních vlastností 

a následně vícenásobnou regresní analýzou navrhli transferové rovnice, vyjadřující interakcí 

půdních složek vyvolané přestupy jednotlivých RP do rostlin. Právě lineární modely byly dříve 

nejčastěji vyvíjeny a testovány pro jednotlivé rizikové prvky a jejich sorpci v půdě (Elzinga et 

al. 1999; Streck & Richter 1997) a pro modelování přestupu rizikových látek z půdy do rostlin 

(Efroymson et al. 2001; Němeček et al. 2001; Rodrigues et al. 2012). V současnosti se nově 

uplatňují také pokročilejší metody strojového učení pro parametrizaci sorpce prvků v půdě. 

Covelo et al. (2008) využili metody regresních a klasifikačních stromů pro tvorbu modelu 

sorpce RP v půdě, kdy využili celou řadu vysvětlujících proměnných (zrnitostní složení půdy, 

obsahy hydratovaných oxidů Fe a Mn, mineralogické složení půd – jílové minerály apod.) 

a na podkladě výsledků definovali klíčové prediktory sorpce prvků v půdách. 

Z hlediska přestupu POP z půdy do rostlin jsou podobně jako pro sorpci v půdách určující 

faktory distribuce sloučenin mezi pevnou, kapalnou a plynnou půdní fázi. Cousin a Mackay 

(2001) se pokusili zahrnout terestrickou vegetaci do již vytvořeného multifázového modelu 

a definovali základní procesy příjmu POP vegetací, přičemž pro jednotlivé procesy jsou klíčové 

rozdělovací koeficienty (distribuční koeficient půda-voda - Kd , rozdělovací koeficient oktanol-

voda - Kow, bezrozměrná Henryho konstanta - Kaw, rozdělovací koeficient organický uhlík-voda 

- Koc) (Briggs 1984; Trapp 2003). Potenciál přechodu látek z atmosféry do prýtu mají především 
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látky s nižším Kaw, kdy, jak uvádí Trapp a Mathies (1999), se přestup vzduchem týká látek 

s Kaw do 10-4, které budou spíše volatilizovat z půdy a dále interagovat s nadzemní částí rostlin. 

Pro příjem ze vzduchu jsou pak kromě fyzikálních vlastností látky dalšími determinanty hlavně 

lipidická složka povrchu rostlin (kutikulární vosk) a fyziologická specifika rostlinných druhů 

(Kylin & Bouwman 2012). Duarte Davidson et al. (1996) rozdělili organické chemikálie do tří 

tříd dle intenzity sorpce v závislosti na logKow, kdy látky s vyššími hodnotami log Kow (< 4,0) 

mají silnou tendenci k sorpci na povrchu kořenů, zatímco látky s velmi nízkým log Kow (< 2,0) 

se mohu snadno transportovat dále. Z výsledků Mikeše et al. (2009) plyne, že přestup 

z kontaminované zeminy do plodin významně ovlivňují také resuspendované půdní částice, 

které mohou ulpívat na listech plodin. Existuje také přímá přestupová cesta půda-nadzemní část 

při kontaktu prýtu s kontaminovanou půdou, která může v důsledku povodňových událostí 

nabývat většího významu. 

Groengroeft et al. (2005) sledovali významně zvýšené obsahy rizikových prvků v rostlinách 

ihned po povodni v roce 2002 v německé části Labe vlivem depozice kontaminovaných 

sedimentů na rostlinný povrch, přičemž i přes významné snížení obsahů přibližně po 1 měsíci 

hodnoty stále překračovaly relevantní limity dle EU. Jak uvádějí Krueger a Groengroeft (2004) 

či Overesch et al. (2007) na příkladu výsledků z Labe, nelze většinou nalézt přímou vazbu mezi 

obsahy prvků v půdě a obsahy v rostlině kvůli komplexní podmíněnosti procesu přestupu 

do rostlin vlivem půdních podmínek (velká prostorová variabilita a dynamika půdních 

podmínek) a variability rostlinných společenstev (druh rostliny, období odběru, stadium vývoje 

rostliny). Umluaf et al. (2005) také neprokázali signifikantní přestup půda-rostlina pro látky ze 

skupiny polychlorovaných dibenzo-p-dioxinů a furanů (PCDD/F). Autoři sledovali vysoké 

obsahy v rostlinách na půdách mimo záplavová území, zatímco na půdách s nejvyššími obsahy 

byly naměřené koncentrace v rostlinných vzorcích velmi nízké. Podobně Stachel et al. (2006) 

při sledování obsahů vybraných POP v nivách prokázali jejich zvýšené obsahy v půdách 

i rostlinách, avšak bez jasných signifikantních korelačních vztahů mezi obsahy v půdě 

a příslušných plodinách. Nicméně vlivem povodňové události v roce 2002 bylo prokázáno 

zvýšení obsahů POP, které se projevilo zvýšeným obsahem POP v rostlinách a následně 

v potravním řetězci (kravské mléko) (Stachel et al. 2005). K jednoznačným závěrům došli také 

autoři, kteří sledovali na pastvinách s vysokou četností záplav významně zvýšené obsahy POP 

v mléku či hovězím mase ve srovnání s kontrolními stanovišti nepostiženými záplavami 
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(Alcock et al. 2002; Hendriks et al. 1996; Stachel et al. 2005; Lake et al. 2005; 2014), 

kdy částečný vliv lze přisoudit ingesci půdy společně s přijímanou potravou. 

 

2.2.2 Zdravotní a ekosystémová rizika znečištění v nivních oblastech  

Rizika environmentálních koncentrací chemických látek pro zdraví člověka či ekosystém 

vyplývají z potenciálních možností přestupu těchto látek z prostředí do živého (včetně lidského) 

organismu (Holoubek 2003). Z hlediska cílového organismu tedy rozlišujeme hodnocení rizik 

humanotoxikologikých a ekotoxikologických. Principiálně lze obě metody založit na principu 

hazard indexu (HI) – tj. na srovnání environmentálních koncentrací mezi skutečnou zátěží 

matrice (c) a na účincích založených referenčních hodnot (SSL) pro dílčí polutanty 

z i toxikologicky významných chemických látek pro sledovaný vztah stresor – receptor1. 

Formálně lze tento vztah vyjádřit rovnicí: 

𝐻𝐼𝑅𝐼𝑆𝐾 =
𝑐1

𝑆𝑆𝐿1
+

𝑐2

𝑆𝑆𝐿2
+∙∙∙ +

𝑐𝑖

𝑆𝑆𝐿𝑖
            (– 1– ) 

V případě rizik pro zdraví člověka vyžaduje jejich hodnocení exaktní přístupy pro popis 

podmínek pro expoziční transport – tj. kdy a jak je člověk vystaven kontaktu s chemickými 

látkami. Klíčovou otázkou je množství, forma a toxicita chemických látek v environmentálních 

matricích. Proto je monitoring výskytu toxikologicky významných chemických látek v půdním 

prostředí jednou z cest pro získávání užitečných podkladů pro hodnocení a interpretaci dat 

o předpokladech expozičního transportu do lidského organismu, a z něho plynoucích rizik pro 

zdraví člověka (Holoubek 2003). Cílem hodnocení rizik je tedy získat maximálně spolehlivé 

a úplné informace o uvažovaných chemických látkách a podmínkách expozice. Získání všech 

podkladů je ideální situace, a proto je velmi důležité zohlednit či zahrnout nejistoty postupu 

odvození zdravotních rizik (Holoubek 2003). Spolehlivé informace pro nastavení podmínek 

expozice přináší především experimentální stanovení dané látky v tkáních sledovaných 

 
1 Specifickým problémem je skutečnost, že analyticky stanovujeme omezené spektrum látek , zatímco v reálném prostředí 

jsou chemické látky přítomny v podobě různě komplikovaných směsí a dosud není dostatek informací o vzájemných interakcích 

mezi jednotlivými komponentami směsi (Holoubek 2003). Proto kromě chemických analýz polutantů v environmentálních 

vzorcích lze k indikaci rizikových procesů v půdách či sedimentech využít biologické metody založené na laboratorním 

sledování vlivu znečištěného půdního prostředí na modelové půdní organismy (živočichové, rostliny, mikroorganismy) 

či biologické (nejčastěji mikrobiální) parametry půdy (Hofman et al. 2003; Vašíčková et al. 2013) Ekotoxikologická hodnocení 

mají celou řadu výhod ve srovnání s chemickou analýzou, neboť integrují výsledné působení celé směsi přítomných polutantů 

a jejich funkční stav v půdě (biodostupnost), avšak zároveň přinášejí rizika vyšších nejistot z důvodů vysoké variability výsledků, 

vlivu dalších faktorů a nedostatku srovnávacích (referenčních) hodnot (Hofman et al. 2003; Sáňka et al. 2015; Sochová et al. 

2006; Vašíčková et al. 2013). 
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organismů. V případě, že empirická měření nejsou z nejrůznějších důvodů k dispozici, 

využívají se expoziční modely, které parametrizují příjem chemických kontaminantů 

prostřednictvím přímé expozice z abiotických medií (Holoubek 2003). Pro tyto potřeby se 

využívají screeningové predikční výpočty expozice, kdy do výpočtu samotného rizika vstupují 

hodnoty environmentálních koncentrací chemických látek a také parametry zvoleného 

expozičního scénáře pro vybrané expoziční cesty (U.S. EPA 2002; Čupr et al. 2013). 

Výstupním parametrem pro další hodnocení je nabídnutá dávka chemické látky, která zahrnuje 

informaci o množství a frekvenci příjmu, který lze dlouhodobě předpokládat. Finální 

kumulativní rizika pro zvolené polutanty jsou hodnocena jako suma dílčích rizik pro jednotlivé 

polutanty. Jak uvádí Čupr (2016), obecný model pro screeningové predikční výpočty expozice 

lze vyjádřit rovnicí: 

𝐶𝐷𝐼 =
𝐶 𝑥 𝐼𝑅 𝑥 𝐸𝑇 𝑥 𝐸𝐹 𝑥 𝐸𝐷 

𝐵𝑊 𝑥 𝐴𝑇
        (– 2– ) 

CDI – chronický denní příjem (obecně příjem) [např. v ng.kg-1.den-1] 

C – koncentrace dané látky v expoziční matrici 

IR – příjmová rychlost („Intake Rate“; například inhalace vzduchu v m3.hod-1) 

ET – doba expozice („Exposure Time“) 

EF – frekvence expozice („Exposure Frequency“) 

ED – trvání expozice („Exposure duration“) [rok] 

BW – váha těla [kg] 

AT – doba průměrování [den] 

Jak ukazuje Čupr et al. (2010), lze tento obecný model modifikovat zahrnutím různých 

expozičních cest do výpočtu, zvolením cílového rizika pro karcinogenní a nekarcinogenní 

efekty a tvorbou místně specifických expozičních modelů. Toho bylo využito pro screeningové 

vyhodnocení rizik u nivních půd v záplavových oblastech a nastavení parametrů pro místní 

expoziční model s ohledem na charakter běžné expozice populace pohybující se na podobných 

typech lokalit (Sáňka et al. 2015). 

Podobně jako u zdravotních rizik lze pro hodnocení ekologických rizik vyplývajících 

z přítomnosti chemických látek v prostředí využít poměru mezi skutečnou zátěží a na účincích 

založenými referenčními hodnotami. Jedním z častých způsobů pro odvození těchto hodnot je 

určení indikativní hranice možných ekosystémových rizik v půdách, které vyjadřují koncentraci 
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polutantu, při níž lze očekávat v půdním prostředí potenciální ekotoxikologické účinky 

na některých trofických úrovních. Hodnoty se odvozují v ekotoxikologických studiích 

na základě hodnocení účinků pro daný vztah stresor-receptor a definováním nejzranitelnějších 

složek ekosystému pro danou látku (Lijzen et al. 2001; van Vlaardingen et al. 2007).  

Základním cílem hodnocení zdravotních či ekologických (ekosystémových) rizik je nejen 

komplexní predikce a popis možných dopadů, ale také charakterizace profilu rizik 

na jednotlivých lokalitách. Výhodou screeningového odhadu rizik je právě možnost jednotlivé 

lokalitě přiřadit konkrétní expoziční parametry a vypočítat místně specifické hodnoty pro další 

hodnocení. Vlastní hodnocení profilu zátěže spočívá ve vyjádření podílu jednotlivých polutantů 

či skupin polutantů na kumulativní predikci rizika a následném hodnocení profilu rizika. 

 

2.2.3 Geoprostorové metody vhodné pro regionalizaci znečištění půd  

Důležitou vlastností všech pozorování půdních vlastností, včetně znečištění a z něho 

vyplývajících rizik, je vztah jednotlivých pozorování ke konkrétnímu místu a času, což 

formálně vyjadřuje následujíc vztah: 

{𝑧𝑗(𝑠𝑖, 𝑡): 𝑗 = 1, … 𝑘; 𝑖 = 1, … , 𝑛; 𝑡 = 1, … , 𝑇},        (– 3– ) 

kde 𝑧𝑗 vyjadřuje měření 𝑗– 𝑡éℎ𝑜 atributu z celkem  𝑘 atributů v 𝑖– 𝑡é𝑚 bodě či areálu z celkem 

𝑛 sledovaných prostorových jednotek v době 𝑡 z celkového počtu T sledování v čase (Haining, 

2010). Využití prostorové informace tak umožňuje nejen exploraci variability cílové proměnné, 

ale při existenci prostorové autokorelační struktury dat (tj. funkční závislost výskytu určitého 

jevu v prostoru na výskytu tohoto jevu v nejbližším okolí) umožňuje také predikci v místech 

bez přímého pozorování. V současnosti lze sledovat posun od metod založených na modelování 

čistě prostorového vztahu cílové proměnné (např. interpolace inverzní vzdáleností či běžný 

kriging) směrem k zapojení dalších proměnných do explorace prostorové struktury a predikce 

pomocí kombinování informací odvozených z čistě prostorových vztahů s informacemi 

o statistické interferenci s dalšími proměnnými v atributovém prostoru dat. To souvisí také 

s extenzivním nárůstem dostupných kovariantních proměnných vlivem technologického 

rozvoje (McBratney et al. 2003; McKenzie & Ryan 1999). Výsledkem je adaptace klasického 

geostatistického přístupu v podobě regrese-krigingu (Odeh et al. 1995; Hengl et al. 2004; Lado 

et al. 2008) či lineárního přístupu na základě smíšených efektů (Lark 2000), ale také významné 

zapojení adaptivních metod odvozených z oblasti vytěžování dat. Hengl (2017) ukázal 
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na datech o kontaminaci půd v nivě řeky Meuse výhody technik z oblasti strojového učení 

(metody založené na stromech a jejich varianty) při analýze nelineárních vztahů zapojením řady 

prediktorů včetně prostorové informace jako kovariantní proměnné a hovoří o očekávaném 

rozvoji těchto technik s ústupem geostatistických metod krigingu. Wälder et al. (2006) diskutují 

praktické aspekty využití různých geostatistických metod (běžný a vzájemný kriging, 

geostatistická simulace) pro sledování půdních vlastností záplavových zón kombinující 

analytická data a kovariantní proměnné (elevace terénu, vzdálenost od koryta, hloubka 

podzemní vody či biotop), přičemž výsledky porovnávají s expertními znalostmi z konvenčních 

mapování. Autoři upozorňují právě na vyhlazovací efekt některých geostatistických metod, 

který v případě mnohdy ostrých přechodů mezi biotopy a půdními vlastnostmi není žádoucí, 

což generuje potřebu dostatečné hustoty vzorkování či nasazení pokročilých postupů (vhodně 

nastavený model koregionalizace či simulační techniky), zatímco konvenční, expertní terénní 

průzkum půdy tyto přechody snadno odhalil. 

Výhodou geostatistických modelů krigingu stále zůstává možnost kvantifikace nejistoty 

predikce (Goovaerts 1999), z tohoto pohledu jsou v oblasti znečištění půdy hojně využívány 

nelineární techniky, resp. lineární techniky krigingu na nelineárně transformovaných datech 

(Cressie 1993; Webster & Oliver 2009), kam patří zejména indikátorový kriging (Journel 1983) 

a jeho varianty (Juang & Lee 2000). Podstatou je tedy stanovení indikátorové funkce, která 

náhodnou funkci v daném místě transformuje na podkladě splnění podmínky (překročení 

prahové hodnoty), přičemž výsledky následného geostatistického odhadu krigingem jsou 

interpretovány jako podmíněná pravděpodobnost naplnění podmínky této funkce v místech, 

kde nebylo provedeno měření (Webster & Oliver 2009). Tento postup umožňuje řešit nesoulad 

v předpokladech modelově založených geostatistických technik (náhodná proměnná jako 

realizace z vícerozměrného normálního rozdělení – Marchant et al. 2011) se situací reálných 

environmentálních dat, která reprezentují ve většině případů více procesů a zachycují tedy více 

než jednu populaci (Limpert et al. 2001; Reimann & Filzmoser 2000). Zároveň tyto techniky 

umožňují snadné začlenění doplňkových informací do pravděpodobnostního odhadu (Brus et 

al. 2002; Goovaerts et al. 1997; Van Meirvenne & Goovaerts 2001) či modififikaci pomocí 

geostatistických simulací pro situace, kdy nás více zajímá detailní variabilita dat spíše než 

nejlepší odhad realizace náhodné funkce v daném místě, což mnohdy platí právě pro studium 

kontaminace půdy (Goovaerts 2000). Burrough a McDonell (1998) názorně demonstrují 
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na datech kontaminace nivy řeky Meuse, jak lze podmíněné simulace využít v kombinaci 

s doplňkovými informacemi o pravděpodobnosti hodnot kontaminace v jednotlivých třídách 

četnosti záplav. Zhao et al. (2007) použili rozšířenou metodu indikátorového krigingu 

o geostatistické simulace za použití doplňkových proměnných k vymezení kontaminace půdy 

v silně industrializované deltě řeky Jang-c'-ťiang (Čína).  

Další vývoj v oblasti geoprostorového hodnocení variability znečištění lze sledovat 

v posunu od analýzy prostorového vztahu jedné proměnné k využití vzájemných vztahů mezi 

proměnnými pro exploraci těchto vztahů či jejich využití pro predikci. Goovaerts a Webster 

(1994) či Webster et al. (1996) na příkladu rizikových prvků v půdách ukázali, že u řady prvků 

lze pozorovat tzv. koregionalizaci – tj. podobnosti v prostorové distribuci jednotlivých prvků. 

Toho využili pro pokročilé odhady jejich distribuce využitím vzájemného krigingu, a tím pro 

interpretaci různého původu prvků. Pro účely interpretace vztahů znečišťujících látek jsou 

hojně využívány vícerozměrné metody založené na redukci rozměrnosti dat a exploraci 

vícerozměrných vztahů (Facchinelli et al. 2001; Lucho-Constantino et al. 2005; Micó et al. 

2006). Velmi efektivní z hlediska interpretačního potenciálu se ukazuje jejich spojení 

s geostatistickým odhadem prostorové distribuce. Jedním z přístupů je redukce dimenzionality 

dat a následná prostorová interpolace veličin vzniklých lineární kombinací vstupních dat 

(Borůvka et al. 2007; Šorša et al. 2018). Alternativou jsou potom metody, které využívají 

začlenění prostorové informace do vícerozměrné analýzy dat pomocí kvantifikace vztahů 

sousedství mezi jednotlivými pozorováními formou vážené prostorové matice ke vstupní matici 

pro analýzu hlavních komponent (Borcard & Legendre 2002; Dray et al. 2006), což na příkladu 

obsahů RP ve francouzských půdách ověřili Arrouays et al. (2011). Podobné je využití 

regionalizovaných vícerozměrných technik – zejména faktoriálního krigingu, který filtruje 

vztahy proměnných dekompozicí variability na různých prostorových měřítcích (Goovaerts 

1992; Wackernagel 2003), což umožňuje sledovat podobnost či rozdíly měřítkově závislých 

vzorců prostorové variability jednotlivých prvků či skupin prvků, a tím např. rozlišit přirozené 

a antropogenní vstupy (Bourennane et al. 2003; Lin et al. 2002; Nanos & Rodríguez Martín 

2012). Zhou et al. (2016) pak využitím faktoriálního krigingu sledovali měřítkově podmíněné 

rozdíly obsahu RP v půdách s různým využitím pod vlivem různých zdrojů znečištění v deltě 

řeky Jang-c'-ťiang. 
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Při aplikaci vícerozměrných statistických postupů založených na korelačních/kovariančních 

vztazích je třeba zohlednit fakt, že většina environmentálních dat má zároveň kompoziční 

charakter – tj. měření ve váhových či množstevních podílech (mg/kg, ppm, podíl dílčích 

polutantů na celkovém riziku) je vždy vyjádřením dat jako části celku, a tím jsou omezeny 

konstantním součtem (sumou všech částí). To znamená, že statistická interpretace naměřených 

koncentrací je smysluplná pouze v případě, že jsou brány v úvahu vztahy ke zbývajícím 

proměnným (Aitchison 1982). Statistické řešení tohoto problému označovaného pod různými 

termíny (problém konstantního součtu či uzavření dat) je hledáno od doby, kdy K. Pearson 

v roce 1897 upozornil na problematiku nahodilých korelací („spurious correlation“) při použití 

podílových dat (Sarmanov & Vistelius 1959; Chayes 1960). Statistické řešení přinesla práce 

Aitchisona (1982), který navrhl a formálně definoval statistický koncept pro analýzu 

kompozičních dat.  

Každou D-složkovou kompozici je tedy možné vyjádřit jako uzavřený vektor: 

𝐶[𝑧1, 𝑧2 , … , 𝑧𝐷] =  [
𝜅 ∙ 𝑧1∙ 

∑ 𝑧𝑖
𝐷
𝑖=1

,
𝜅 ∙ 𝑧2∙ 

∑ 𝑧𝑖
𝐷
𝑖=1

, . . . ,
𝜅 ∙ 𝑧𝐷∙ 

∑ 𝑧𝑖
𝐷
𝑖=1

]  ,          (−4−)  

kde 𝐶 je tzv. uzávěr ke konstantě 𝜅 (Aitchison 1986). Z toho plyne, že kompoziční data lze 

reprezentovat v omezeném prostoru (tzv. simplexu) – tj. ve výběrovém prostoru dat 

s konstantním součtem, kdy jednotlivé složky kompozice nabývají kladných hodnot mezi nulou 

a danou konstantou, což lze formálně vyjádřit vztahem: 

𝑆𝐷 =  {(𝑧1, 𝑧2 , … , 𝑧𝐷)  ∶  𝑧1 > 0, 𝑧2 > 0, … , 𝑧𝐷 > 0; 𝑧1  + 𝑧2 + ⋯ +  𝑧𝐷 =  𝜅 }         (– 5– ) 

Hlavním motivem statistického konceptu simplexu bylo vytvoření podmínek ke statistické 

analýze kompozičních dat, neboť při aplikaci standardních metod (založených na vlastnostech 

euklidovské geometrie) na neupravená kompoziční data nelze zaručit, že výsledky nejsou 

artefaktem uzavření dat do konstantního součtu vlivem jejich relativního charakteru (McKinley 

et al. 2016). Prvotním řešením bylo využití relativní informace v kompozičních datech 

odvozením poměrů jednotlivých komponent, což vedlo k navržení tzv. log-poměrových 

transformací, zobrazujících kompozice z SD do (D-1)-rozměrného reálného prostoru (RD-1), 

tj. opuštění výběrového prostoru simplexu (Aitchison 1982; 1986; Egozcue et al. 2003). 

Detailní pochopení problematiky kompozičních dat přineslo definování vztahu mezi reálným 

výběrovým prostorem a omezeným výběrovým prostorem simplexu, což umožňuje přechod 
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ze simplexu do kartézské soustavy souřadnic. Euklidovská struktura výběrového prostoru 

simplexu se označuje pojmem Aitchisonova geometrie (Pawlowsky-Glahn & Egozcue 2001) 

a vedla k definování Aitchisonovy vzdálenosti, která má řadu vhodných vlastností pro 

následnou statistickou analýzu kompozičních dat. Formálně se jedná o upravenou euklidovskou 

vzdálenost pro všechny přípustné kombinace logaritmů podílů složek kompozic x a y (Aitchison 

et al. 2000). 

𝑑𝑎  (𝑥, 𝑦) =  √
1

2𝐷
∑ ∑ (ln

𝑥𝑖

𝑥𝑗
− ln

𝑦𝑖

𝑦𝑗
)

2𝐷

𝑗=1

𝐷

𝑖=1

       (−6−) 

Rozvoj metodické základny vedl k úpravám a aplikaci vícerozměrných metod pro potřeby 

kompoziční analýzy dat. Filzmoser et al. (2010) či Filzmoser a Hron (2009) ukázali možnosti 

analýzy dvourozměrných vztahů kompozičních geochemických proměnných na upravených 

datech ze sledování obsahu RP v mechorostech a půdních horizontech lesních půd poloostrova 

Kola (Rusko). Stejný datový soubor byl využit pro ověření robustních metod vícerozměrné 

analýzy pomocí analýzy hlavních komponent, faktorové analýzy (Filzmoser et al. 2009a; 

2009b), shlukové analýzy (Templ et al. 2008) či regresního řešení pro vysvětlovanou 

proměnnou s kompozičním charakterem (Egozcue et al. 2011). Tolosana-Delgado a McKinley 

(2016) využili robustní kompoziční analýzu hlavních komponent pro interpretaci 

geochemických vazeb RP a makroprvků v půdách Severního Irska, kde sledovali projevy 

různých geologických formací na kompoziční strukturu dat. Buccianti et al. (2015) pak použili 

komplexní kompoziční analýzu půdních dat s obsahy RP pro stanovení geochemického pozadí 

a anomálií v litologicky pestrém území. Reimann et al. (2012) pak demonstrovali možnosti 

využití kompoziční analýzy na půdních datech z celoevropského geochemického mapování 

v rámci programu geochemického mapování zemědělských půd GEMAS. Problematické části 

geochemických databází (nulové hodnoty, hodnoty pod detekčním limitem) je možno 

v současnosti řešit pomocí vhodných metod imputace hodnot (Martin-Fernández et al. 2011). 

Metodická základna v oblasti statistických a geostatistických metod je v současnosti velmi 

široká a výběr vhodné analýzy je možné přizpůsobit výzkumným otázkám (predikce 

vs. explorace), avšak při korektním dodržení předpokladů a zohlednění omezení těchto metod.  
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3 Vědecké hypotézy a cíle práce 

Pro hodnocení variability rizik vyplývajících z kontaminace nivních oblastí byly stanoveny 

následující hypotézy: 

1) Znečištění půd v záplavových oblastech vykazuje významnou prostorovou variabilitu 

v závislosti na existenci zdrojů znečištění. Předpokládáme, že existence jedinečných 

zdrojů znečištění a jejich prostorové rozmístění podél vodního toku má vliv nejen 

na celkovou míru znečištění, ale také na kompoziční charakter znečištění (tj. vztahy mezi 

jednotlivými znečišťujícími látkami v dílčích částech niv). 

2) Existuje variabilita v rizicích vyplývajících z kontaminace půd mezi jednotlivými 

vodními toky a jejich částmi, přičemž tato variabilita je výsledkem různých procesů 

(atmosférické vstupy, redistribuce znečištění, bodové zdroje, difúzní zdroje, 

geochemicky anomální půdy). 

3) Při významném využití nivních půd pro zemědělskou produkci existují relativně nízká, 

avšak nezanedbatelná rizika přestupu rizikových látek do zemědělské produkce. Rizika 

tohoto transferu mohou být v nivních oblastech zvýšená z důvodu vyšší mobility, 

či dostupnosti rizikových látek, dynamiky půdních vlastností a zároveň v souvislosti 

s pěstováním citlivé zemědělské produkce pro přímý konzum. 

V souvislosti s výše uvedenými hypotézami byly stanoveny následující cíle: 

1) Jedním z hlavních cílů práce je pomocí vhodných metod sledovat gradient znečištění 

v závislosti na existenci a typech zdrojů v povodích (zvýšené litogenní obsahy v povodí, 

metalogenní ložiska, průmyslové zdroje, urbanizované oblasti, zemědělství), a tím ověřit 

míru ovlivnění zdrojem. Kromě vlivu jednotlivých zdrojů znečištění na celkovou 

magnitudu bude sledován kompoziční charakter jak parametrů znečištění, tak rizik 

vyplývajících z tohoto znečištění toxikologicky významnými látkami. 

2) Zhodnotit regionální rozdíly mezi ekosystémovými a zdravotními riziky kontaminace 

půd, definovat prioritní toxikologicky významné látky v jednotlivých povodích a jejich 

částech a na základě výsledků nabídnout referenční hodnoty pro hodnocení rizik.  

3) Posoudit míru přestupu do zemědělských plodin u vybraných polutantů, které jsou 

toxikologicky významné a zároveň byl prokázán jejich významný příspěvek 

do celkového odhadu ekosystémových a zdravotních rizik v nivních oblastech ČR 

v experimentálních podmínkách. 
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 Supplementary Materials: The following are available online at www.mdpi.com/link, Figure S1: Visualisation of 

clusters’ profiles: relative weights of POP components for every cluster in the robust cluster analysis (ilr-

transformed and centered data). 
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Abstract 

 
Floodplains are dynamic ecosystems wherein intensive farming can meet increased environmental 

concentrations and bioavailability of a number of trace elements. Therefore, the primary objective 

of this study was to investigate the partial digestion of selected trace elements in surficial soil 

samples (depth up to 40 cm) across a gradient of environmental conditions along the Ohře River 

and determining the elements of high priority, while also exploring their geographic variation. The 

established agrochemical testing of Czech soils provides a valuable resource to determine the 

geochemical differences of multi-element associations in cultivated areas (arable crops and hop 

fields) in periodically inundated areas in the catchment with a number of potential pollution sources. 

The topsoil samples were digested using the nitric acid (2 mol/L HNO3), analysed for trace elements 

(Be, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, V, and Zn) using inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-

MS) and atomic absorption spectroscopy (AAS), and for their total Hg content. Data (n = 130) were 

modelled against the sample location and cultivation using the log-ratio approach. The structural 

spatial analysis (based on the Mantel’s correlation test and the generalised distance covariance test 

and involving the use of the compositional Aitchison’s distance and two types of spatial distances 

quantified the geospatial continuity of the geochemical composition with the correlation statistics 

rM = 0.46 resp. rd = 0.43. The explanatory and inferential statistical tools (PCA, MANOVA) adapted 

for compositions, combined with a simple spatial ranking and land-use information defined 

effective discriminating subcomposition (Cu–Hg–Ni) that were able to describe the changes of 

geochemical domains in floodplains and retained a decent representation (46 %) of the entire 

compositional variability in our dataset. Mapping the Cu–Hg–Ni subcomposition using the RGB 

composite enabled to display the high-dimensional multivariate dataset with reduced information 

and enabled to discriminate spatial domains representing geochemical signatures related to changes 

in element inputs along the watercourse. The analysis of our results within the compositional 

framework showed a changing pattern of relative enrichment/depletion of the partially digested 

trace elements in which a regional contrast between groups of the chalcophile elements (Cu, Pb, 

Zn, and partly Cd), siderophile transition metals (Cr, Co, Ni, and V) and single elements (Hg, Be) 

was source-apportioned to the effect of point pollution sources (Hg, Ni, Cr, Co ) as well as diffuse 

sources (Cu, Zn, Pb, Cd).  

 

Keywords 

 
Floodplains; trace elements; soil geochemistry; compositional data; geochemical mapping 
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Highlights 

 

• Geospatial continuity of the compositional structure was evident for partially digested trace 

elements as far as the stream distance of 40 km in the Mantel’s correlation test.  

• Topsoil pattern revealed a regional contrast between groups of the chalcophile elements 

(Cu, Pb, Zn), transition metals (Cr, Co, Ni) and single elements (Hg, Be). 

• The changing impacts of local dominant sources featured effectively the Cu–Hg–Ni 

subcomposition and its mapping. 

 

 

1. Introduction 

Soil is an important sink for metals that are released into the environment as a result of human 

activity. The high and long-term anthropogenic alteration of floodplains as a consequence of high 

population density has resulted in enhanced anthropogenic pressures on riverine systems. Few 

studies have focused on semi-terrestrial soils, particularly floodplain soils, as compared to terrestrial 

soils, although they reveal some specific features; these include elevated levels of pollutants 

(Rinklebe et al., 2007; Luster et al., 2014; Schwartz et al., 2006), high spatio-temporal heterogeneity 

due a dynamic interactions among various environmental media (Wälder et al., 2006), and long-

term and intensive cultivation practices (Tockner and Stanford, 2002). As our research goals were 

targeted at the geochemical patterns within cultivated soils in floodplains, tillage practices may 

effect spatial variations in soil properties. On comparing the spatial patterns of chemical elements 

in the topsoil and subsoil horizons over a geologically contrasted and weakly contaminated area, 

Bourennane et al. (2003) proved that the local geology may be partially disguised by the tillage-

based redistribution of elements and homogenisation of soils. In addition, the statistical processing 

of multi-element geochemical data is further hampered by the closure problem and possible 

spurious correlations (Aitchison, 1986; Pawlowsky-Glahn et al., 2015; McKinley et al., 2016). In 

statistics and mathematical geosciences, the log-ratio approach is currently being developed to 

overcome these disadvantages in compositional analyses (Aitchison and Egozcue, 2005). 

Agricultural soils of floodplains and the determination of their geochemical characteristics are areas 

of increasing interest, as these soils are subject to intensive farming; food chain contamination via 

transfer of pollutants is also a matter of concern. Bioavailability is the key factor responsible for the 

toxic potential of trace elements (TEs) with respect to the environment and living organisms 

(Adriano, 2001). Therefore, the present research was conducted to determine whether the analysis 

of a horizontal spatial variability in selected TEs in partially digested surficial-soil samples has the 

potential to trace the regional changes of the geochemical signatures, and to apportion these changes 

to potential sources. For these purposes, the log-ratio approach was used to explore whether some 

particulate subcompositions may be used to discriminate spatial domains representing geochemical 

signatures related to changes in element inputs along the watercourse. After the analysis, we focused 

on obtaining a quantitative measurements of the spatial structure and tested the efficiency of the 

Mantel’s correlation test and its generalisation (Borcard and Legendre, 2012; Omelka and 

Hudecová, 2013). As reliable geochemical maps are required in environmental research and for 

communicating relevant geochemical findings to environmental regulators and policy makers 

(Reimann et al., 2012), we combined the results of the compositional and spatial analysis into 

integrative maps that facilitated the interpretation of the spatial patterns of geochemical features, 

along with an effective selection of the priority TEs regionally influencing the soil quality of 

cultivated floodplains within the case study watercourse (the Ohře River in the Czech Republic). 

 



 

79 

2. Materials and methods 

2.1 Sampling design and study area 

The Czech Republic is a country with a long-term industrial history. This is especially the case 

along the Czech–Saxony border, where industrial growth was encouraged by mining activities in 

the opencast coal fields and historical polymetallic mining districts. The evidence of various 

pollution sources was recorded in the broad region of the Ore Mountains (Vácha et al., 2015) with 

proven symptoms in the fluvial sedimentary archives of the Ohře River and its tributaries (Grygar 

et al., 2016).  

To research on the soil quality of cultivated floodplains, we took advantage of the long-established 

agrochemical testing of soils that was aimed at helping Czech farmers to meet lawful terms 

according to the Act on Fertilizers (Act No. 156/1998 Coll., as amended). The countrywide 

agrochemical testing included information regarding the contents of the major and TEs in soils, and 

their comprehensive characterisation was presented in detail in another study (Bednářová et al., 

2016). The country-wide database containing approximately 50,000 soil samples was used for data 

filtering on the basis of digital water management data (water course model, inundation areas of the 

100 -year flood). 

 
Agricultural 

soils 
Sampling 
density 

Mixed 
sample 

Depth 
Number 

of samples* 

Arable crops 1 sample/ 7–10 ha 
30 individual 

probes 
up to 30 cm 90 

Hop fields 1 sample/3 ha 
30 individual 

probes 
10 – 40 cm 40 

* Number of samples involved in this study 

Table 1 Summary of soil prospecting for the agrochemical testing of the Czech soils 

The spatial filtering of the agrochemical data, excluding some samples owing to analytical reasons 

(an abundance of unavailable and below-detection values), provided values for 130 samples with 

a complete geochemical record for surficial concentrations of ten TEs in cultivated soils within the 

inundation areas of the 100-year flood along the Ohře River (Table 1). The sampling within the 

Czech agrochemical testing of soils has been carried out according to the unified soil prospecting 

practice - Klement (2014). One composite sample consists of 30 individual probes to depths of 30 

cm or 40 cm on arable land and hop fields, respectively. The spatial distribution of the composite 

samples is arranged so as to achieve approximately 1 soil composite sample per 7 - 10 ha of arable 

crops and 3 ha of hop fields and represented agricultural plots with monotonous cultivation (same 

crop plant under same cultivation conditions) (Table 1). The depths of the soil sampling are 

designed to represent chemical composition in the plough layer - cultivated soil volume that is 

relatively rich in organic matter, contains many live roots and is subjected to land preparation (e.g. 

ploughing, harrowing etc.) with the possible tillage-based homogenisation of soils. The impact of 

such purposive soil prospecting resulted in a sampling gap at the middle reach of the Ohře River 

owing to the absence of cultivated floodplains along the channelized river near the Sokolov coal 

field and in the narrow valley with wooded slopes comprising mafic volcanic rocks and basaltic 

lavas/tuff below the Karlovy Vary municipality. 
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Figure 1 Geography of the research basin: a) the basic topography of the catchment, b) the width 

of the floodplain inundated by floods with 100- year periodicity and cumulative proportions of hop 

fields and arable crops 

 

Because of the rationale and nature of soil prospecting within Czech agrochemical testing, there is 

an inherent uncertainty in our samples being representative of the cultivated soils and geochemical 

situation of the entire floodplain. In particular, neglecting the effects of natural sorting in river 

systems (owing to the mixed sampling strategy of cultivated soils and sieving the samples; Bábek 

et al., 2015 or Grygar and Popelka, 2016) together with the absence of sampling for natural traps 

for sediment-associated heavy metals in wetlands and swale soils caused our assessment to be 

conservative to some extent. Although the present limitations concerning the diverse alluvial 

depositional patterns are indisputable, we emphasise that the uncertainty in our analysis was 

outweighed by the insights that our results provided for the quality status of the cultivated soils. 

 

2.2 Chemical analysis 

The soil samples were homogenized by being stirred in a modified mixing device, after stirring each 

sample was divided by quartering and tested for homogeneity. All soil samples were air-dried (at 

the temperature below 40°C) and after major parts of the skeleton and possible roots had been 

removed the sample was sifted on a special soil-sifting machine according to ISO 11464. The 

prepared samples contained particles of the size less than 2 mm, and then extracted using the nitric 

acid (HNO3). Dry soil (10 g) was shaken in 100 ml of cold 2 mol/L HNO3, and 20 ml of the extract 

was filtered for analysis. The extraction procedure was performed at 20 °C, in a reciprocating shaker 

(200 cycles/min, 6 h) (Zbíral et al., 2004). Using chemical extraction media of different strengths, 
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it is possible to differentiate between the inactive, mobile, and mobilisable (extractable or leachable) 

metal fractions (Gupta et al., 1996). The mobile and mobilisable metal fractions provide a risk-

based assessment. The use of HNO3 or EDTA extractions is advisable for assessing mobilisable 

metal fractions in a fluvial environment, as the weaker extracts (i.e., 1 mol/L NH4NO3 or 0.01 mol/L 

CaCl2) have very low metal concentrations owing to their continual leaching by water in an (semi-

) aquatic environment (Vácha et al. 2013). The HNO3–extractable fraction of the TEs was measured 

and compared with the pseudo-total contents of the TEs in the aqua regia extract (according to ISO 

11466) for a number of samples (Supplementary Table A.1). The solubility results were also 

compared between the samples within the inundation areas (n=32) and those within the 5-km buffer 

zone outside the inundated areas during the largest known meteorological flood in the study area 

(n=28). The results showed that HNO3 extraction may completely recover Cd and may partially 

(or fully) recover Be, Cu, and Pb, while it may provide partial recovery for Cr, Ni, V, and Zn. 

On comparing the solubility of the floodplain and near-floodplain samples, a small shift in 

equilibrium between the pseudo-total contents and HNO3–extractable fraction was observed, 

confirming differences in the available chemical forms of TEs in Czech fluvial soils compared to 

standard agricultural soils (Podlešáková et al., 1999). 

The contents of Be, Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, V, and Zn were determined using inductively coupled 

plasma mass spectrometry (ICP-MS) or atomic absorption spectroscopy (AAS). Mercury was 

analysed using a total mercury analyser (TMA). All the analyses were conducted in the National 

Reference Laboratories of the Central Institute for Supervising and Testing in Agriculture, which 

are certified authority for the chemical testing of soils, according to CSN EN ISO/IEC 17043:2010. 

The comprehensive characterisation of quality control was presented in detail in previous studies 

(Bednářová et al., 2016; Meloun et al., 2005). Precision and accuracy of the analysis was assessed 

using replicates at a rate of 1 in 10 samples and by comparison to known in house analytical 

standards linked to certified reference materials with the assessed uncertainty through the validation 

and using laboratory blanks. The detection and quantification limits are presented in Table 2. 

Samples with an abundance of unavailable and below-detection values were omitted at the early 

stage of filtering the dataset in order to prevent the occurrence of the rounded-zero problem in the 

compositional data analysis. 

 

2.3 Data analysis  

Geochemical data are generally (sub)compositions and do not belong to the classical Euclidean 

space but are required to be considered in their own geometry on the simplex (Aitchison, 1986; 

Pawlowsky-Glahn and Egozcue, 2001). In mathematical geosciences, the orthonormal coordinate 

representation which is coherent with the geometrical structure of the simplex sample space is 

currently an area of active research (Egozcue et al., 2003; Egozcue and Pawlowsky, 2005; Fišerová 

and Hron, 2011) with an inherent proliferation into applied environmental geosciences (Reiman et 

al. 2012; McKinley et al. 2016; Tolosana-Delgado and van den Boogaart, 2013). While exploring 

the geochemical zoning of the cultivated soils within the study catchment, we focused our attention 

on the quantitative measurement of the spatial relations of the TEs and an effective spatial mapping 

of the results. The first was achieved by relating the Aitchison’s distance matrix to two tailored 

spatial matrices using the global Mantel’s correlation (Mantel, 1967) and by enumerating mutual 

spatial relations of distances in the Mantel’s correlogram (Oden and Sokal, 1986). In the attribute 

space of our dataset, a distance metric in the simplex space (called the Aitchison’s distance) may 

be defined as the Euclidean distance between the clr-vectors (i.e. the transformed compositions by 

the centered logratio function according to Eq.2) (Aitchison, 1992; Aitchison et al., 2000). 

In the spatial domain of the dataset, two matrices were set based on the geographical position of the 

samples: 
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a) The Euclidean distance matrix is based on the straight-line distance between the geographical 

positions of the samples within the floodplain. 

b) The stream distance matrix is calculated as the shortest stream-line distance between the 

geographical positions of the samples, after the samples had been manipulated to cling onto the 

watercourse line using the nearest distance to the stream line (see Supplementary Fig. A.1.) 

These spatial matrices were related to the Aitchison’s distance matrix using a normalised 

Mantel’s correlation coefficient to quantify the surficial-soil TEs in cultivated floodplains along 

the Ohře River, thereby determining the spatial continuity in geochemical composition of the 

soils. As several objective criticisms raised methodical concerns regarding the statistical power 

of the Mantel’s test (Dutilleul et al., 2000; Legendre and Fortin, 2010), we verified the results 

using a generalisation of the test based on the distance covariance described by Omelka and 

Hudecová (2013). In the next step, the spatial distances were resolved into k distance classes 

using Sturge’s rule, and the normalised Mantel’s statistics rM as a simple Pearson’s linear 

correlation coefficient between the matrices of distances were recomputed for the combinations 

of the Aitchison’s distance matrices against the binary matrices, representing the membership 

of sites to the distance class being tested, by the following relationship: 

 

𝑟𝑀 =
1

𝑑−1
∑ ∑ (

𝑥𝑖𝑗−𝑥̅

𝑠𝑥
) (

𝑦𝑖𝑗−𝑦̅

𝑠𝑦
)𝑖−1

𝑗=1
𝑛
𝑖=2  1) 

where 𝑥̅ and 𝑦̅ are the means of the values in each of the lower-triangular distance matrices X and 

Y, and 𝑠𝑥 and 𝑠𝑦 are their standard deviations, and d= n(n–1)/2) is the number of dissimilarity 

measures in one of the upper triangular matrices (Borcard et al., 2018). Each rM value for the 

distance class is then tested using a permutation test (n = 999). The resulting correlation statistics 

rM were plotted against the distance classes k in the multivariate Mantel’s spatial correlogram 

(Oden and Sokal, 1986). According to Boccard et al. (2018), the Mantel’s correlogram was 

proved useful for the spatial correlation analyses in those cases wherein the response data are 

modelled by a distance function that is not Euclidean.  

 

In the next step, the explanatory analysis was employed to select and use sub-compositions 

to spatially delineate the zones with distinct geochemical characteristics of surficial soils 

in cultivated floodplains using the colour composite map (Albanese et al., 2011; Zuzolo et al., 2018; 

Kirkwood et al. 2016). To highlight the geochemical contrasts within the composite map, an 

orthonormal basis for the ilr-transformation was tailored to allow ilr-coordinates to contain all the 

relative information of one compositional part with respect to the other parts (Filzmoser et al., 

2009a). These univariate ilr-coordinates were then spatially interpolated using the inverse distance 

weighting (IDW) interpolation technique. The interpolated grids were normalised and reclassified 

using a 256-interval scale to produce three monochromatic maps for each RGB colour. These maps 

were combined into the RGB composite grid in which the value of each pixel, as a result of the 

colour triplet, represented the influence/domination of the associated element in relation to the 

others. The interpolated grids were proceeded for the coordinates of those TEs’ triplets that retained 

a decent representation of the entire compositional variability pattern within the three-part 

subcompositions, as determined through the explanatory analysis targeting a decomposition 

of compositional variability. The use of three-part subcomposition conveniently allowed for full 

representation in the RGB colour space. Care should be taken when interpreting these results as the 

univariate ilr-coordinates do not accurately represent the multivariate data information (Filzmoser 

et al., 2009a); their interlinking in a multivariate fashion is in violation of the fundamental 

requirement of subcompositional coherence. Since compositional data are multivariate 

by definition, the component-wise approach (i.e., clr-values and univariate ilr-coordinates) does not 
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explicitly show all the mutual impacts of other variables and fails to provide deep insights into the 

multivariate structure of the data (Reimann et al., 2012). McKinley et al. (2016) declared that a high-

dimensional multivariate information may be hard to display and read, hence the keystone is the 

univariate or oligovariate mapping using sub-compositions for gaining insight into geochemical 

processes. The challenge in finding those sub-compositions to be mapped was based on the data 

explanatory analysis using statistically determined projections that best capture certain patterns and 

elemental associations in the geochemical dataset and we proceeded as follows. 

1) The basic statistical parameters were calculated after the data matrix had been centred-log 

ratio (clr) transformed in which each variable xD is divided by the geometric mean g(x) of 

all the measured elements, followed by a log-transformation (Aitchison, 1986): 

 

𝑐𝑙𝑟 (𝑥) = [ln
𝑥1

𝑔(𝑥)
   ln

𝑥2

𝑔(𝑥)
  …   ln

𝑥𝐷

𝑔(𝑥)
  ]  2) 

2) The compositional structure of our data was first described using the variation array, i.e. 

a symmetrical matrix where the upper diagonal contains the log-ratio variances and the 

lower diagonal contains the log-ratio means (Aitchison, 1986). The log-ratio variance 

allows us also to identify the stability of the parts as a measure for a statistical association 

between compositional parts (Aitchison, 1986; Buccianti Pawlowsky-Glahn, 2005; 

Filzmoser et al., 2010). The pair-wise variance of the simple log-ratios (or its normalisation) 

may determine the components, which are highly proportional, but does not allow 

to distinguish between positive and negative associations (Reimann et al., 2017). We 

advanced the geochemical relationships using the isometric log-ratio transformation (ilr-

transformation) based on the expression of compositions in terms of their real coordinates 

with respect to an orthonormal basis of the simplex (Egozcue et al., 2003). For the purpose 

of advance pairwise variable associations, the orthonormal basis was tailored to highlight 

a correlation structure of the compositional data using the symmetrical coordinates that 

were mathematically defined by Kynčlová et al. (2017) and effectively applied 

in geosciences by Reiman et al. (2017) or Hron et al. (2017). The advantage of using the 

symmetrical coordinates enabled the visualisation of associations using the heatmap 

technique combined with the rearrangement of the correlation matrix via a distance-based 

clustering of correlations (Reimann et al. 2017). 

3) Multivariate analysis techniques can help to identify interesting log-contrasts to map. 

Principal component analysis (PCA) adapted to compositions, along with a compositional 

biplot (Aitchison and Greenacre, 2002), were then employed to visualise and understand 

the variability in the variation array. Here the use of the PCA together with 

subcompositional analysis (Aitchison, 1984) seems to be reasonable to define the 3-part 

subcomposition to be employed for the mapping and that may retain as much as possible 

of the variability in the entire composition and that can best capture certain effects, patterns 

and elemental associations. To visualise the geochemical contrasts in geographic space, the 

data were spatially ranked according to the stream distance of the sampling sites from the 

river mouth within the compositional biplot and also for the selected three-part 

subcompositions within the corresponding ternary diagrams. Finally, we compared the 

relative differences of geochemical compositions between groups according to the 

cultivation (arable crops vs. hop fields) using the geometric mean barplots and MANOVA 

adapted in terms of log-ratio approach (Martín-Fernández et al., 2015). 

All the steps of compositional data analysis were performed in the R programme for windows 

(R Core Team, 2012) using the robCompositions package (Templ et al., 2011). The stream distances 

were processed in the riverdist package (Tyers, 2017), the Mantel’s correlation analysis was 
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conducted using the vegan package (Oksanen et al., 2017), the nonparametric multivariate inference 

was processed using the npmv package (Woodrow et al., 2017), and the generalised distance 

covariance test was performed using the energy package (Rizzo and Székely, 2013). All the spatial 

mapping was processed in the ArcGIS 10.2 software (ESRI, Redlands, CA). 

 

3. Results and discussion 

3.1 Geospatial continuity of geochemical compositions 

We expected that there is a substantial spatial variation of the soil TEs along the river gradient. 

To verify this hypothesis statistically, spatial continuity of the compositional structure was 

quantified using the global Mantel’s correlation, verified in the generalised distance covariance test, 

and finally regionalised using the Mantel’s correlogram. First, a calculated correlation was found 

between the Aitchison’s distance matrix and Euclidean distance matrix based on the coordinates 

with the resulting rM = 0.46 in the Mantel’s test (resp. rd = 0.51 in the covariance distance test) and 

with the statistical significance in the permutation test. The correlation between the Aitchison’s 

distance matrix and stream distance matrix was then calculated. The resulting Mantel’s correlation 

coefficient rM = 0.46 (resp. the test statistic rd = 0.430) was proved to be statistically significant via 

permutation for both tests. 

Figure 2 Mantel’s correlogram of normalised Mantel’s statistics rM between the Aitchison’s 

distance matrix and two spatial matrices 

 

In the next step, the Mantel’s correlograms visualised the normalised Mantel’s statistics rM between 

the Aitchison’s distance matrix and two spatial binary matrices wherein pairs of sites belonging 

to the same distance class received a value of 0, and the other pairs, a value of 1 (Legendre and 

Legendre, 2012). The Mantel’s correlograms reported similar trends for the changes 

in compositional similarities among the samples in relation to a spatial distance binding for both 

the spatial matrices (based on the Euclidean straight-line distance and stream-line distance)–see Fig. 

2. The results demonstrated the significant positive spatial correlation in the first three resp. six 

distance classes of the straight-line resp. stream-line distance matrix. Close sample sites tended 

to show a very similar compositional structure as far as the straight-line distance of 20 km resp. 

stream-line distance of 40 km. The decrease in the compositional distance was more gradual in the 

case of the stream distance matrix as compared to the Euclidean distance matrix in reporting the 
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complexity of the channel geometry. Nevertheless, both correlograms are informative owing to the 

different spatial definitions of both distances used for the plotting. Interpreting the processes 

occurring at several spatial scales would be more informative if the geostatistical modelling of the 

variation-variograms and their eigenvalue decomposition using the sill matrices were applied 

(Tolosana-Delgado and van den Boogaart, 2013). However, it may be complicated to develop valid 

spatial covariance models for variables spatially structured along a river network (Cressie et al., 

2005; Peterson and Ver Hoef, 2010). Hence, we employed the multivariate statistical tools 

to explore and explain the compositional variability within the dataset, and then used an univariate 

interpolation for the ilr-coordinates containing all the relative information of one compositional part 

with respect to the other parts similarly to Zuzolo et al. (2018). 

4. Explanatory data analysis 

Once the geospatial continuity of the compositional structure was proved, we explored the 

compositional variability to interpret the patterns using the expository and inferential tools (PCA, 

MANOVA). Table 2 shows the tabulated results of the statistical parameters for the raw 

concentrations and clr-transformed variables that can be used to interpret the relative abundance 

of an element in the (sub)composition of ten TEs in our dataset. 
 

 Clr-transformed concentrations of TEs Raw concentrations of TEs 

 Q50 Range IQR MAD XD/XQ Q50 MAD CVR 

Be -1.55 1.67 0.39 0.30 0.06/0.197 1.1 0.7 65 

Cr -0.24 3.11 0.51 0.26 0.598/2.179 4.7 1.8 39 

Cd -2.03 2.25 0.48 0.31 0.061/0.196 0.7 0.7 99 

Co 0.10 1.42 0.35 0.25 0.658/2.203 6.4 2.3 36 

Cu 1.80 2.41 1.04 0.80 0.515/1.821 28 28 99 

Hg -3.59 5.86 0.64 0.51 0.02/0.06 0.1 0.1 59 

Ni 0.33 1.50 0.56 0.40 0.574/1.992 7.9 1.8 23 

Pb 1.77 1.14 0.33 0.21 0.957/2.916 30 21 72 

V 0.75 1.97 0.43 0.28 1.611/5.764 13 4.8 36 

Zn 2.24 1.92 0.63 0.45 1.37/3.979 48 47 98 

 

Table 2 Summary statistics: clr-transformed and raw concentrations of TEs; agricultural soil. All 

clr-values are log-ratios, and hence, dimensionless. Min: minimum; Q: quantiles (Q50 = median); 

Max: maximum; MAD: median absolute deviation, IQR: interquartile range. Raw concentrations: 

XD/XQ: analytic detection limit/quantification limit for each TE [mg/kg]; Q50: median [mg/kg]; 

MAD: median absolute deviation [mg/kg]; CVR: robust coefficient of variation [%]. 

 

High median values for clr(Zn), clr(Pb), and clr(Cu) indicated average dominance of the elements 

as compared to the geometric mean of the entire composition. In contrast, low median values 

indicated the TEs that have relative abundances lower than the geometric mean (e.g., Be, Cd, and 

Hg). An interquartile range (IQR) and median absolute deviation (MAD) provide estimates of the 

variance of the clr-transformed variables, in that a higher variance for a component indicates its 

greater influence on the multivariate data ensemble (Reimann et al., 2012). Our high variance values 

for clr(Cu), clr(Zn), and clr(Hg) induced a high influence of these TEs on the variability of the soil 

quality in the region, and they were expected to be a distinctive feature determining the surficial-

soil patterns. The first insight into these spatial patterns can be made by mapping the clr-values via 
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dot maps. Using the example of clr(Cu) (see Supplementary Fig. A.2), it is apparent that, relative 

to the geometric mean, Cu was abundant in the floodplain soils in the middle reach of the Ohře 

River. A very similar pattern was recognised for the Zn clr-values. The clr-values for Hg, Cr, and 

Ni showed a changing pattern of relative enrichment/depletion/enrichment in the sequence 

of upper/middle/lower reaches (see Supplementary Fig. A.3). 

  
Be Cr Cd Co Cu Hg Ni Pb V Zn 

Be 
 

0.45 0.37 0.29 0.60 0.55 0.25 0.18 0.22 0.26 

Cr -1.48 
 

0.75 0.35 1.02 0.60 0.31 0.46 0.25 0.72 

Cd 0.63 2.11 
 

0.42 0.17 1.24 0.42 0.12 0.54 0.14 

Co -1.68 -0.21 -2.31 
 

0.70 0.62 0.10 0.22 0.14 0.41 

Cu -3.36 -1.89 -3.99 -1.68 
 

1.55 0.74 0.28 0.81 0.24 

Hg 1.95 3.43 1.32 3.63 5.31 
 

0.62 0.78 0.53 1.06 

Ni -1.89 -0.41 -2.52 -0.21 1.47 -3.84 
 

0.23 0.11 0.46 

Pb -3.24 -1.77 -3.87 -1.56 0.12 -5.19 -1.35 
 

0.24 0.14 

V -2.40 -0.93 -3.03 -0.72 0.96 -4.35 -0.51 0.84 
 

0.47 

Zn -3.69 -2.21 -4.32 -2.01 -0.33 -5.64 -1.80 -0.45 -1.29 
 

 

Table 3 Variation array for the soil TEs: Upper triangle - simple log-ratio variances; Lower 

triangle – simple log-ratio means 

 
The described trends were further summarised by the variation array. The sample mean value of the 

simple log-ratio of the corresponding parts are in the lower triangle in Table 3. For instance all mean 

log-ratios for Zn-pairs were negative and indicated that, in mean, Zn had higher values over than 

rest of TEs (consistent with the high median value for the Zn clr-values in Table 2). Concerning 

a decomposition of total variance in simple log-ratios in the upper triangle, there are important the 

high variances of simple log-ratios for Cu, or Hg along the river (bold numbers in Table 3). On the 

contrary the simple log-ratio variances for Pb, Cu, Zn and Cd were lower. Also the variances of log-

ratios for Cr over Ni or Co, V were small, hence indicating proportionality of these TEs across the 

river gradient. Aitchison and Greenacre (2002) proposed to display the compositional variability in 

the form of biplot, representing a projection of the first orthonormal principal components. 

On interpreting the compositional biplot according to the fundamental principles in Aitchison and 

Greenacre (2002), it was possible to distinguish three distinctive groups of TEs with a high in-group 

proportionality of log-ratios (Fig. 3). The collinear rays and short links within the groups of the 

chalcophile elements (Cu, Pb, Zn, and partly Cd) and siderophile transition metals (Cr, Co, Ni, and 

V) were definitely not new. The siderophile association was proved to be usually controlled by 

a similar lithology in previous studies of various geological formations (Borůvka et al., 2005; 

Facchinelli et al., 2001; Petrik et al., 2018; Steckemann et al., 2006; Tolosana-Delgado and 

McKinley, 2016). The association for Cr or Ni was also proved to have been preserved in the Czech 

floodplain environment by Bednářová et al. (2015). To summarise the results of the compositional 

PCA, the first two PCs explained approximately 73 % of the total variance and provided satisfactory 

hints regarding the subcompositional variability in the dataset. The first principal component was 

rather related to the links between the chalcophile elements (Cu, Pb, Zn, and partly Cd) and the rest 

of TEs – this corresponded to the variances of simple log-ratios in Table 3. Negative values 

corresponded to a larger proportion of chalcophile elements and seemed to be spatially determined 

by the cultivation changes and TEs inputs at the middle reach of the Ohře River. The second 

principal component can also be interpreted as a kind of spatial contrast between the upper and 
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lower part of the river in which the log-ratios for transition metals, Hg and Be were part of this 

pattern. 

 
Figure 3 Biplot of the first two principal components for the clr-transformed components (explained 

variation–PC1: 57 %, PC2: 16 %) with the samples ranked according to the stream distance of the 

sampling sites from the river mouth 

 

A more detailed understanding of the compositional covariance structure resulted in the ranking of 

the samples according to the stream distance from the river mouth within the compositional biplot 

(Fig. 3) and within the ternary diagrams for the well-defined subcompositions (Fig. 4). Even 

a cursory examination of these visual tasks allows substantial zoning of the multi-element 

associations within the flood-prone soils in the catchment. A relative Hg-enrichment was featured 

in the cultivated soils in the headwater areas of the Ohře River. Hg-enrichment has been widely 

recognised as a response to human activities in floodplains (Rinklebe et al., 2010; Schwartz et al., 

2006; Stachel et al., 2006). Regional Hg-pattern determined in our study might be interpreted with 

reference to the Marktredwitz chemical plant (no longer in existence) near the cross-border 

tributaries of the Ohře River in Bavaria (Grygar et al., 2016). The environmental consequences of 

the Hg-contamination were proved to be serious in terms of its bioaccumulation in fish, as reported 

from the Skalka Dam (Maršálek et al., 2005) or the potential risk of Hg-volatilisation from 

floodplain soils (Grygar et al., 2016; Rinklebe et al. 2010; Wallschläger et al. 2000). Furthermore, 

using forest soil profiles, Navrátil et al. (2014) indicated that power plants potentially contribute 

to the diffuse Hg-contamination in the headwater areas of the Czech–Saxony borderland. A local 

turnover of the relative Hg-enrichment was also evident at the confluence of the Ohře with the Elbe 
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River (see Fig. 4, and the spatial point pattern for clr-Hg in Supplementary Fig. A.4). A similar 

increase was recorded in the Hg-dataset by Majerová et al. (2018). We expected to observe 

the effect of pollution inputs by flooding waters from the Elbe River into the inundated soils 

of the confluence area. The changes in the surficial soil Hg-pattern might reflect a persistent effect 

of the former electrolytic preparation of sodium amalgam on the surrounding environment of the 

Spolana Neratovice plant (Heinisch et al., 2007; Navrátil et al., 2017). In contrast to Hg, Be can 

enter the soil mainly via release from the bedrock; nevertheless, Be-mobilisation may be enhanced 

by acidification, especially in soils with a reduced ability of the base cations to neutralize acidity 

(Hruška and Krám, 2003). Krám et al. (1993) reported that Be-mobilisation from the soil exchange 

complex may be increased due to human-induced inflow of acidic water (with mobile anions) to the 

mineral soil developed on coarse-grained granite. These risk factors were known to be present at 

the upstream areas where the bedrock consists of numerous granite types and where the 

environmental impacts of coal ash deposition have been reported (Hruška et al., 2002; Navrátil, 

2000; Navrátil et al., 2008). 

 
Figure 4 Ternary diagrams of three-part subcomposition of Cd–Cu–Hg and Be–Zn–Ni triplets 

(retaining 46 % resp. 16 % of the entire compositional variability in our dataset); the area and 

colour of the points refer to the absolute resp. categorised stream distance; the 1st principal 

component (PC 1) of the subcomposition is depicted and accounted for the 92 % resp. 71 % 

explained variance 

 

The relative enrichment of transition metals was found at the lower reach of the Ohře River, as can 

be seen in the ranking of the samples according to the stream distance from the river mouth within 

the compositional biplot (Fig. 3) and within the ternary diagrams (Fig. 4). The spatial point pattern 

for clr-Cr in Supplementary Fig. A.3 illustrated the relative enrichment as well. On comparing these 

results with the established countrywide database of old ecological burdens (Contaminated Sites 

Database System administered by the Ministry of the Environment of the Czech Republic–

Suchánek, 2013), a geochemical signature match was found which conformed to contaminated site 

of the former tannery. Sameš (1994) mentioned the existence of several old waste lagoons of the 

tannery sludge in the confluence area. The site-specific risk analysis indicated metal 

accumulation—especially Cr, Ni, and Co—and the potential spread of these metals from the tannery 

grounds into nearby soils and ground waters owing to repeated inundations (Kodrová and Paulin, 

2012). The topsoil enrichment for Cr, Co, and Ni has also been recognised as a response to human 
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activities in tanneries in the Sarno Basin in Italy (Petrik et al., 2018; Thiombane et al., 2018).The 

results of the subcompositional analysis within the spatially ranked ternary diagrams (Fig. 3) 

indicate that the Cu- and Zn-subcompositions had similar spatial patterns with a relative enrichment 

at the middle reach of the river near the Žatec municipality. One possible explanation for this pattern 

is the treatment of the hop fields with Cu and Zn, supplied either as fungicides and bactericides 

or as manurial treatments. The effect of Cu-based plant protection has been widely documented 

in a number of vineyard regions (Bednářová, et al. 2016; Brun et al., 1998; Cicchella et al., 2015; 

Komárek et al. 2008; Saby et al., 2011). The high proportionality of log-ratios was also evident for 

Cu, Zn over Cd (a low simple log-ratio variation in Table 3). It can probably indicate the well-

known effect of mineral P-fertilisers with relatively high Cd concentrations (Birke et al., 2017; 

Nziguheba and Smolders, 2008). 

On observing the detailed chemostratigraphical profiles of floodplain sediments by Grygar et al. 

(2016), the base of the Cu–Pb–Zn-polluted layer was locally proved to be older than the middle 

of the 20th century. These findings supported the hypothesis of the contribution of ancient ore 

mining and processing to geochemical signatures in a broader region of the middle reach of the 

Ohře River catchment. Grygar et al. (2016) presented a detailed overview of the pollution sources 

and their historical chronology with some crucial hints: 

1) As, Pb, Cu, and Zn enrichment from the mountainous tributaries also impacted the Ohře 

floodplain downstream of their inflows. 

2) The contiguous middle reach of the Ohře River below Karlovy Vary acts as a transfer zone 

owing to the existence of a solid bedrock and sloped river valley with sparse floodplains. 

3) A very late impact of the Nechranice Dam (built in 1961–1968), that altered only the recent 

contamination patterns of the floodplain soils, was effectively recorded by a depth 

distribution of 137Cs. 

The hypothesis of the increased contribution of ancient ore mining and processing in a broader 

region of the Ohře River catchment was also supported by the increased association of Cu-Zn with 

Pb, evident from their proportionality in variation array (low simple log-ratio variances in Table 3). 

The correlation analysis using the symmetrical coordinates was also used to verify these 

geochemical signatures in the region. On correlating the entire compositional dataset, the groups 

of two strong clusters along the main diagonal of the plot represented the established dichotomy 

between the chalcophile elements (Cu, Pb, Zn, and partly Cd) and siderophile transition metals (Cr, 

Co, Ni, and V) (Figure 4a). Apart from this dichotomy, the Hg–Be symmetric coordinates posed 

the pair with similar correlation structure (especially in their correlation against the group 

of transition metals). The dendrograms showed a strong positive correlation for element pairs such 

as Cu/Zn, Cu/Pb, Cu/Cd, Ni/Cr, and Ni/Co. The general pattern of the correlation structure remained 

relatively unchanged when taking into consideration the plantation (hop field versus arable crops) 

for the floodplain samples from the river section between its 158th and 214th km, where a patchy 

assemblage of hop fields and arable crops dominates the region (see Fig. 1). Generally, the 

correlation between those elements from the chalcophile group and transition metals group presents 

more contrasting results for arable soils (Figure 5b and 5c). The strong positive correlations 

of individual transition metals were considerably weaker in the hop fields as compared to the arable 

crops. The local impact of the hop fields with the relative Cu–Zn-enrichment did not change the 

geochemical association of the chalcophile elements but affected the degree of relative 

enrichment/depletion of some elements. 
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Figure 5 Heat map of correlation based on the symmetric coordinates for the entire topsoil dataset 

a) and for the samples from the river section between its 158th and 214th km grouped into the hop 

fields – b) and arable crops – c) 
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The variation decomposition and the correlation analysis suggested that among the important 

factors characterising the differences in geochemical composition was to count for the cultivation.  

The concentrations of TEs for the floodplain samples from the river section between its 158th and 

214th km, where a patchy assemblage of hop fields and arable crops dominates the region, were 

divided by crop cultivation, giving rise to a classification into two populations to explore their 

differences using the following visual and inferential statistical tools: 

 

1) The ratio between the whole geometric mean and the geometric mean of two 

groups according to the cultivation is compared in a logarithmic scale using the 

geometric mean barplot similarly to Mateu-Figueras et al. (2015) 

(Supplementary Fig. A.5). When compared with the whole geometric centre, the 

largest differences appeared in the group of chalcophile elements. 

 

2) To confirm these visual differences statistically, inferential techniques using the 

nonparametric MANOVA contrasts may be used for ilr-coordinates following 

the principle of working on coordinates (Mateu-Figueras et al., 2015). The 

sequential binary partition of balances and the CoDA dendrogram were used 

to get and explore ilr-coordinates (Egozcue and Pawlowsky-Glahn, 2005; 2011). 

The results of the multivariate analysis of compositional variance within the PCA 

assisted to choose the appropriate basis and perform sequential binary partition 

to obtain balances (Figure 6). Balances are particular ilr-coordinates (isometric-

logratio) and full set of ilr-balances forms an orthonormal basis of the 

compositional data vectors bases which can be interpreted in the D-1 

(D=dimension) real space as ratios of elemental associations (Egozcue et al., 

2003). The results of the McKeon’s F approximation for the Lawley–Hotelling’s 

test and McKeon’s F approximation for the Bartlett-Nanda-Pillai’s test on nine 

ilr-coordinates suggested rejecting the null hypothesis that the multivariate 

distributions did not differ across the both cultivation groups because the p-value 

provided by the modified contrast statistic was lower than 0.05. For this case, we 

investigated which log-ratio coordinates contributed to these significant 

differences between two groups. After applying nonparametric approximations 

for MANOVA tests to the ilr-balances across the both cultivation groups (arable 

crops, hop fields), we obtained significant differences for several coordinates 

derived within the sequential binary partition (Figure 6). The significant 

differences were proved between the log-ratio contrasts between the groups of 

chalcophile elements, transition elements and single elements (Hg, Be), and 

especially among all the log-ratio contrasts within the group of chalcophile 

elements (Figure 6). The nonparametric relative effects (REs in Figure 6) 

quantified the tendencies observed in the data in terms of probabilities. REs are 

defined as the probability that a randomly chosen subject from the group 

displayed a higher ilr-contrast than a subject that was randomly chosen from both 

of the groups (Acion et al., 2006; Woodrow et al., 2017). For example, each of 

the ilr-variables from the 3rd, 7th, 8th and 9th step of the SBP decently 

discriminated the cultivation effects. Those ilr-balances exhibited high relative 

effects either of the cultivation mode, hence rather strong differences between 

arable crops and hop fields. 
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Figure 6 Sequential binary partition of balances tailored to get interpretable ilr-coordinates for 

the inferential tools (MANOVA) to compare geochemical composition under cultivation partition; 

the length of coloured vertical bars and their intersection with the horizontal segment represent the 

variability of each balance and the location of the balance’s mean for arable crops (green) and hop 

fields (red); * the p-value provided by the nonparametric approximations for MANOVA tests lower 

than α=0.05; the relative treatment effects (REs) for the hop-fields (HF–RE) resp. arable crops 

(AC–RE) – see the text for explanation. 

 

 

The insights of this explanatory data analysis demonstrated that various compositional tools, 

combined with a simple spatial ranking and land-use information, may enhance the effective 

selection and interpretation of the subcomposition for the geochemical zoning of surficial-soil TEs 

in cultivated floodplains. Based on these results, we defined effective discriminating 

subcomposition (Cu–Hg–Ni) that was able to describe the geochemical domains in floodplains as 

effectively as the entire composition and that was able to enhance the interpretation of the multi-

element association with the presence of trace constituent inputs (both diffuse and point sources 

along the river). As the Mantel’s test proved the spatial structuration, and the effective 

subcomposition was defined by explanatory analysis, we finally mapped the geochemical patterns 

using the Cu–Hg–Ni subcomposition and its tailored expression using univariate ilr-coordinates. 

The normalised univariate ilr-coordinates were gridded using the IDW interpolation method with a 

cell size of 50 × 50 m (Figure 7). Although there exist many interpolation methods, the IDW 

interpolation was selected because the sampling strategy in the study area was systematic with 

a relatively high density, and because the structural analysis proved the compositional data to be 

spatially correlated in the Mantel’s test. The results of the subcompositional analysis and the 

geospatial mapping of the tailored ilr-coordinates enabled us to highlight the geochemical contrasts 

between the river sections and to extract priority elements to be managed in the cultivated soils 
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in the particulate river section (see Figure 7). With respect to the upper part of the Ohře River, the 

relative enrichment of Hg and potentially mobile contents of Be hold an attention and has been 

before-mentioned and analysed. At the middle reaches of the Ohře River, the higher degree of Cu-

enrichment was source-apportioned to recent intensive cultivation and ancient ore mining and 

processing using the compositional approach. The confluence area with the Elbe River was found 

to have a peculiar trace constituent composition with a relative Hg-enrichment along with that 

of transition metals (Cr, Ni, and Co), and relative depletion of chalcophile elements (Cu–Zn–Pb–

Cd) with the established influence of the old tannery burden. 

 

 

 

Figure 7 Visualisation of three-part subcomposition in a gridded map and ternary diagram of Cu–

Hg–Ni triplet (retaining 45 % of the entire compositional variability in our dataset) using RGB 

composite (the colour scheme is the same for the grid map and ternary diagram; the 1st PC 

accounted for 80 % of the explained variance; the colour cube image has been modified from 

https://www.medialooks.com) 

 

https://www.medialooks.com/
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5. Conclusions 

 

Based on the results of our study, following conclusions can be drawn: 

1) The application of the explanatory analysis of compositional data, particularly PCA and 

subcompositional analyses, aided in identifying broad regional geochemical trends of TEs 

in a plough layer of cultivated soils, and aided in discriminating between geochemically 

distinct domains within the particular river reaches. The first two principal components of 

the trace constituent composition and the final composite maps showed a significant 

regional contrast between groups of the chalcophile elements (Cu, Pb, Zn, and partly Cd) 

and siderophile transition metals (Cr, Co, Ni, and V). Based on these results, we defined 

several effective discriminating subcompositions that were able to describe the geochemical 

domains in floodplains as effectively as the entire compositions. 

 

2) As illustrated in both the interpolated grids and the spatially ranked ternary diagrams, there 

were regional-scale differences in the geochemical associations. The structural spatial 

analysis, based on the Mantel’s correlation test and generalised distance covariance test 

using the compositional Aitchison’s distance and two spatial distances, is an essential part 

of this study. Its results demonstrated that the topsoil data represented a spatial pattern and 

quantified the spatial continuity of the compositions. Moreover, the methodology used 

appears to be a very simple and effective tool for defining the spatial structure in the 

compositional modelling, wherein the spatial (dis)continuity of the compositional structure 

may reflect various aspects of soil pollution. We assume that a similar methodology can 

also be successfully used in analysing other floodplain regions affected by various pollution 

sources. 

 

3) The use of compositional coordinates resulted in an enhancement in the interpretation of the 

multi-element association with the presence of trace constituent inputs owing to which the 

possible geochemical signatures could be observed. For extracting or zoning these 

geochemical signatures, it was desirable to combine single element ratio maps into colour 

composite maps and explore the multivariate patterns using explanatory and inferential 

tools. The results showed a changing pattern of relative enrichment/depletion of the partially 

digested trace elements in which a regional contrast between groups of the chalcophile 

elements (Cu, Pb, Zn, and partly Cd), siderophile transition metals (Cr, Co, Ni, and V) and 

single elements (Hg, Be) was source-apportioned to the effect of point pollution sources 

(Hg, Ni, Cr, Co ) as well as diffuse sources (Cu, Zn, Pb, Cd). One practical implication 

of this is that significant turnovers in the compositional structure of TEs may be used 

to recognise distinctive priority elements that are required to be managed in inundated agro-

ecosystems within a particular river section. TEs determined through partial digestion of the 

samples upon HNO3 extraction reflected the associated pollution risk to the agro-ecosystem 

more accurately than the total contents, as the elements present in the residual fraction were 

not potentially bioavailable and mobile.  

 

While it is possible to draw these conclusions, it should be noted that floodplains are variable in their 

depositional trajectories, and the mixed sampling of the arable crops and hop fields represented 

a certain degree of homogenisation and, as such, do not represent all the conditions at a local level. 

Grygar et al. (2016) found the majority of the historical pollution to be deposited in former 

(abandoned or laterally shifting) channels rather than in overbank fine-grained materials in the Ohře 

River catchment. The local tracing of the historical ore pollution and their signals would be more 
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precise if the vertical core samples were combined with an advanced knowledge of site 

geomorphology and sedimentology (Grygar and Popelka, 2016). 
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Appendices - Supplementary materials: 

 Near-floodplain samples (N= 28)1 Floodplain samples(N=32)2 

*TEs3 Q504 RE5 Q50 RE5 

Be* 0.54 0.18 0.74 0.82 

Cd 0.81 0.31 0.92 0.69 

Co 0.51 0.27 0.52 0.73 

Cr 0.14 0.48 0.20 0.52 

Cu* 0.54 0.20 0.76 0.80 

Ni 0.39 0.40 0.42 0.60 

Pb 0.74 0.30 0.78 0.70 

V 0.23 0.36 0.26 0.64 

Zn* 0.33 0.08 0.58 0.92 
 

1 The samples within the 5-km buffer zone outside the area inundated during the largest known meteorological 

flood in the study area (in January 2011 according to the Digital Base of Water Management Data, T. G. 

Masaryk Water Research Institute) 
2 The samples within the inundation areas of the 100-year flood. 

3 The differences between flood and non-flood samples was highly significant, and there was good agreement 

between the McKeon’s F approximation for the Lawley–Hotelling’s test and McKeon’s F approximation for the 

Bartlett-Nanda-Pillai’s test. The differences in solubility of each TE were assessed in the nonparametric 

MANOVA using the above-mentioned tests (made by the R package “npmv” ) and asterisked for the statistical 

significance. 
4 The median value of solubility S for each trace element where 𝑆 = 𝑆𝐻𝑁𝑂3

/𝑆𝑎𝑞𝑢𝑎 𝑟𝑒𝑔𝑖𝑎 
5 The nonparametric relative effect (RE) defined as the probability that a randomly chosen subject from the 

group displays a higher solubility than a subject that is randomly chosen from both of the groups (Acion et al., 

2006; Woodrow et al., 2017). 

 

Table A.1 Comparison of median values for the solubility of TEs under one-way classification of floodplain 

samples against near-floodplain samples 

https://doi.org/10.1007/s11368-015-1120-8
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https://doi.org/10.1080/03650340701488485
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Figure A.1 Assigning the stream distance points as the nearest waterline vertices for particular soil samples for 

the purpose of stream distance matrix 

 

 

Figure A.2 Maps of the regional distribution of the clr-transformed Cu contents classified based on percentiles 

(0, 5, 25, 75, 95, and 100) along the Ohře River 
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Figure A.3 Maps of the regional distribution of the clr-transformed Cr contents classified based on percentiles 

(0, 5, 25, 75, 95, and 100) along the Ohře River 

 

 

Figure A.4 Maps of the regional distribution of the clr-transformed Hg contents classified based on percentiles 

(0, 5, 25, 75, 95, and 100) along the Ohře River 
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Figure A.5 Geometric mean barplot for the soil TEs within two crop cultivations along the Ohře River: hop 

fields (black), arable crops (grey) 
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4.6 Čechmánková et al. (2011): Fytoextrakce těžkých kovů ze silně a středně 

kontaminovaných půd pomocí zemědělských plodin pěstovaných 

v monokultuře a osevním postupu 

 

Název: Heavy metals phytoextraction from heavily and moderately contaminated soil by field 

crops grown in monoculture and crop rotation 

Autoři: Čechmánková, J.; Vácha, R.; Skála, J.; Havelková, M. 

Publikováno v časopise: Soil and Water Research 6 (3). 120–130. 
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4.7 Vácha et al. (2010): Polycyklické aromatické uhlovodíky v půdě a 

vybraných plodinách  

 

Název: Polycyclic aromatic hydrocarbons in soil and selected plants 

Autoři: Vácha, R.; Čechmánková, J.; Skála, J. 

Publikováno v časopise: Plant, Soil and Environment 56 (9). 434–443 (IF = 1,076) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

117 



 

118 



 

119 



 

120 



 

121 



 

122 



 

123 



 

124 



 

125 



 

126 

 



 

127 

5 Souhrnná diskuze 

Hlavním cílem práce bylo poskytnout dostatek relevantních podkladů pro hodnocení 

potenciálních rizik znečištění v záplavových půdách a ověření vybraných metod pro 

regionalizaci těchto rizik. Výzkum probíhal na zájmových územích na několika prostorových 

měřítcích – od národního, přes regionální po lokální. 

V první části této kapitoly jsou proto shrnuty a diskutovány závěry z dvou prací, které 

prezentují metodické postupy použité pro hodnocení jednak humanotoxikologických, a jednak 

ekosystémových rizik na národní úrovni. V obou článcích je kladen důraz na prostorovou 

složku (regionalizaci) zjištěných výsledků. Základním vstupním požadavkem pro predikci 

zdravotních a ekosystémových rizik vyplývajících ze znečištění půdy je získání spolehlivých 

a reprezentativních koncentrací toxikologicky významných chemických látek v půdách. 

V publikovaných pracích je využit datový soubor z uceleného vzorkování půd, který vznikl 

v rámci projektu Ministerstva vnitra ČR č. VG20102014026 – Dopady povodní na kontaminaci 

půd a potravních řetězců rizikovými látkami. Pro potřeby vědeckého výzkumu byl získaný 

datový soubor zajímavý především šíří stanovených látek (viz Tab. 1 v podkapitole 4.1). 

Systematický byl také výběr lokalit, který byl založen na prostorovém výběru ploch z oblastí 

s významnou výměrou obhospodařovaných půd s vysokou frekvencí záplav. Vlastní hodnocení 

rizik je pak v návaznosti na kapitolu 2.2.2 prováděno na základě sumárního indexu rizika (tzv. 

hazard indexu) a úpravy dat tak, aby bylo možné hodnotit příspěvek jednotlivých polutantů 

do celkového rizika i variabilitu či podobnost jednotlivých lokalit z hlediska profilu znečištění. 

Z důvodu kompozičního charakteru vstupních dat byla data před vstupem do analýzy 

transformována pomocí různých přístupů – transformace rozsahem a normalizace řádkovým 

součtem v případě analýzy ekologických rizik (podkapitola 4.1), log-poměrová transformace 

ve studii humanotoxikologických rizik (podkapitola 4.2). 

Hodnocení zdravotních rizik či rizik přechodu kontaminace do potravního řetězce se stalo 

také podkladem pro nastavení legislativního rámce ochrany půdy v ČR, neboť takto odvozené 

hodnoty podložené vědeckým výzkumem byly implementovány do nové vyhlášky č. 153/2016 

Sb. Nově navržený hierarchický systém limitních hodnot se svým pojetím přibližuje systému 

hodnocení rizik. V druhé části diskuzní kapitoly 5.1 jsou proto prezentovány poznatky 

z publikace (podkapitola 4.3), ve které byl popsán jednak způsob odvození nových 

legislativních kritérií pro rizika odhrožení zdraví člověka, jednak ověření jejich relevance 
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a využitelnosti v regionální studii, kde pomocí kombinace nově navržených legislativních 

limitů a geostatických nelineárních technik byl proveden odhad prostorové distribuce 

překročení úrovně kontaminace v regionech pod vlivem dlouhodobého znečištění prostředí RP 

a PAU. 

Jak vyplývá z rešerše literatury, má z hlediska hodnocení rizik znečištění významnou roli 

pochopení vztahu mezi kontaminací nivních půd a existencí bodových či difúzních zdrojů 

znečištění. Proto jsou v navazující kapitole praktické části (5.2) shrnuty poznatky z vědeckých 

článků, ve kterých je věnována pozornost hodnocení vlivu jak přirozených (geogenních) zdrojů 

na geochemické vlastnosti (semi)terestrického prostředí údolních niv (podkapitola 4.4), tak 

vymezení potenciálního vlivu lidskou činností podmíněných bodových či difúzních zdrojů 

znečištění (podkapitola 4.5). V obou vědeckých publikacích byly využity datové podklady 

Registru kontaminovaných ploch Ústředního kontrolního a zkušebního ústavu zemědělského 

(ÚKZÚZ), které jsou zajímavé především územním detailem sledování RP. 

Ve třetí části sumární diskuze jsou prezentovány dvě vědecké studie zaměřené na potenciální 

přestup RP a PAU v lokálních experimentálních podmínkách (polních a nádobových 

pokusech), kde byly použity regionálně zatížené nivní půdy ze dvou významně rizikových 

oblastí (imisně postižené oblasti s významnou zátěží PAU a nivní půdy pod vlivem těžby 

polymetalických zrudnění v povodí) jako experimentální půdy pro srovnávací studii přestupu 

RP a PAU z půdy do zemědělských plodin. 

 

5.1 Regionalizace zdravotních a ekosystémových rizik vyplývajících ze 

znečištění nivních oblastí v ČR 

Ve dvou prvních vědeckých publikacích bylo použito screeningové hodnocení 

ekosystémových (podkapitola 4.1), resp. zdravotních rizik (podkapitola 4.2), přičemž byly 

srovnávány environmentální koncentrace a referenční koncentrace představující na účincích 

založenou indikativní hranici možných rizik v půdách. Hodnoty tohoto poměru by neměly být 

vyšší než 1, především pak hodnoty vyšší než 2 již identifikují případy, kdy je nutné posuzovat 

riziko zvýšené až významné (Sáňka et al. 2015). Výsledky pro oba typy sledovaných rizik 

vykazují regionální rozdíly z hlediska celkové magnitudy odhadnutého rizika (Obr. 4 

v podkapitole 4.1). Pro zhodnocení regionálních rozdílů v příspěvcích jednotlivých RP a POP 

do celkového screeningového odhadu ekosystémových rizik byla použita shluková analýza, kdy 
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vstupní příspěvky byly před analýzou transformovány rozsahem a normalizovány řádkovým 

součtem (Miesch 1976). Tento postup byl úspěšný jednak z hlediska klasifikace jednotlivých 

profilových zátěží (Obr. 2 v podkapitole 4.1), jednak pro sledování prostorových vazeb 

vytvořených shluků (profilů) zátěže (Obr. 3 v podkapitole 4.2). Následné vyhodnocení profilu 

zátěže na lokalitách s vysokými hodnotami indexu rizika pro ekosystémové funkce (HI > 2) 

umožnilo definovat prioritní polutanty, které se nejvíce podílely na zvýšení ekotoxikologických 

rizik. Obecně lze tyto poznatky shrnout, že zvýšená rizika pro ekologické funkce půdy 

představují lokality, kde docházelo k interferenci zátěží organickými polutanty 

(PAU > organochlorové pesticidy - OCP > PCB) s rizikovými prvky (především pak As, Cu, 

Pb, Zn) – viz Tab. 3 v podkapitole 4.1. Změny indexu rizika a profilu zátěže ve fluviálních 

půdách v různých úsecích Labe (např. za Pardubicemi, od Neratovic k soutoku s Ohří 

u Litoměřic) dobře korespondovaly s výsledky environmentálního monitoringu nejen půd 

(Podlešáková et al. 1994; Heinisch et al. 2007), ale také dalších složek biosféry (Randák et al. 

2009; Kolaříková et al. 2012). Velmi významně se odlišovala také část Labe na přítoku 

Klejnárky, kde byl, jak závažností rizika (HI = 2,6), tak jeho profilovým složením (As, Cu, Zn), 

potvrzen vliv kutnohorského polymetalického revíru, což koresponduje například se zjištěními 

Horáka a Hejcmana (2013). Významný příspěvek As do rizika byl zachycen také 

v zemědělských půdách střední Otavy, což si vysvětlujeme zvýšeným výskytem zlatonosných 

ložisek s akcesorickým doprovodem minerálů arzenu v širším povodí Otavy (Fillipi et al. 2004; 

Skála et al. 2011). Zvýšené hodnoty indexu rizika také provázely skupinu lokalit dobře 

vymezených jednak profilem znečištění s dominancí příspěvku PAU, spolu s prvky Zn, Cu 

a Cd, a jednak jednoznačným regionálním vymezením v oblasti širšího Severomoravského 

imisního regionu (povodí Odry či Bečvy), což potvrzuje sledování zdravotních dopadů 

v regionu (Šrám et al. 2012; 2013; Švecová et al. 2013). Zajímavým poznatkem bylo, 

že podobnou profilovou zátěž, avšak s celkově relativně nižšími hodnotami indexu rizika, 

prokázaly některé lokality na horních tocích s vyšší nadmořskou výškou v severní části 

republiky (horní tok Labe či Moravy). Tuto skutečnost lze vysvětlit vyšší náchylností PAU 

k dálkovému přenosu znečištění, což indikuje pravděpodobný vliv vertikálního (výškového) 

gradientu u některých PAU, což obecně potvrzují sledování zvýšených obsahů PAU v půdách 

či vodních zdrojích v relativně neznečištěných odlehlých lokalitách (Grimalt et al. 2004). 

V regionalizaci rizik byly dobře zachyceny také vlivy bodových zdrojů v návaznosti 
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na metalogenní zóny a historické těžební aktivity v povodích. Jedná se především o oblast 

Berounky, kde se na středním toku projevila dotace kontaminovaných sedimentů z povodí 

Litavky, která patří k dobře zdokumentovaným (Borůvka et al. 1996; Ettler et al. 2006; Navrátil 

et al. 2008; Žák et al. 2009), a dále v povodí Mže byl velikostí výsledného indexu rizika 

i profilovým složením potvrzen také vliv důlního revíru Stříbro. Analogicky byly pomocí 

shlukové analýzy zpracovány výsledky screeningového hodnocení zdravotních rizik nivních 

půd, publikované jako kapitola v odborné knize (Vácha et al. 2016). Poznatky získané při 

tvorbě této publikace vedly k dalším výzkumným otázkám následně vědeckým publikacím:  

1) Výsledky shlukové analýzy ukázaly, že v kompoziční struktuře příspěvku jednotlivých 

polutantů silně dominují látky ze skupiny PAU (Obr. 3 v podkapitole 4.2). Vstupní 

transformace dat pro stabilizaci rozsahu a normalizace řádkovým součtem sice umožnily 

zmírnit efekt uzavření kompozičních dat, nicméně statisticky korektním řešením je využití 

kompoziční analýzy dat založené na log-poměrovém přístupu dle Aitchisona (1984), který je 

v posledních letech aktivní oblastí výzkumu v přírodních vědách (Aitchison & Egozcue 2005; 

Reimann et al. 2017). Aplikace metod vícerozměrné analýzy dat upravené pro kompoziční data 

umožnila lepší náhled na kompoziční strukturu relativních příspěvků organických polutantů do 

celkových zdravotních rizik a klasifikaci lokalit s podobnou kompoziční strukturou v situaci, 

kdy některé komponenty výrazně dominovaly v kompoziční struktuře (Tabulka 3 v podkapitole 

4.2). Průzkumová vícerozměrná analýza kompozičních dat pak umožnila lepší pochopení 

kompoziční variability dat. Pomocí upravené kompoziční shlukové analýzy byly vymezeny tři 

významné shluky, které umožňovaly odlišit kromě lokalit s významnou dominancí látek 

ze skupiny PAU i další dva shluky lokalit, kde byla kompoziční variabilita pod vlivem skupiny 

organochlorových pesticidů ze skupiny DDT a jeho metabolitů v prvním případě 

a organochlorových látek ze skupiny polychlorovaných bifenylů (PCB) a izomerů 

hexachlorcyklohexanu (HCH) ve druhém případě (Obr. 1 a 4 v podkapitole 4.2). Tyto shluky 

pak indikovaly převládající difúzní zdroje v povodích jako širší imisní zátěž povodí a vliv 

krátkého i dálkového transportu atmosférických polutantů, difúzní vliv intenzivní zemědělské 

produkce a pohybu reziduí pesticidů vlivem jejich zvýšeného historického použití a také vliv 

dílčích bodových zdrojů v širších průmyslových aglomeracích podél vodních toků. Fuzzy 

přístup ke klasifikaci ve shlukové analýze pak umožňoval sledovat míru diferenciace mezi 

jednotlivými typy dle kompoziční struktury (Obr. 4 v podkapitole 4.2). Následná regionalizace 
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výsledků ukázala prostorové souvislosti této klasifikace (Obr. 5 v podkapitole 4.5). Kompoziční 

profil zátěže indikující vliv intenzivní zemědělské činnosti dobře determinovaly příspěvky 

izomerů DDT a jeho metabolitů, což bylo prostorově identifikováno v profilu zdravotních rizik 

v povodí Berounky, Ohře a v širší oblasti jižní Moravy. Vliv atmosférického transportu byl 

dobře vymezen příspěvky PAU do celkového rizika, přičemž tento shluk byl podmíněn jednak 

regionálně situací v oblasti severní Moravy, jednak zonálně vyššími nadmořskými výškami 

či odlehlejšími oblastmi bez výraznějších ostatních zdrojů (horní toky Moravy, Labe, jižní 

Čechy). Poslední klasifikovaný shluk byl z hlediska kompoziční i regionální variability méně 

jednoznačně vymezen, nicméně profil zátěže určovaly jednak polychlorované bifenyly 

(především v povodí Labe pod Neratovicemi, méně pod Pardubicemi), a jednak izomery HCH 

či pentachlorbenzen (střední tok Moravy přibližně od Olomouce k soutoku s Dřevnicí). Vzorky 

z dolního Labe pod Neratovicemi byly také dobře vymezeny specifickým složením zátěže 

PCDD/F (Skála et al. 2014). Zjištěné výsledky dobře korespondovaly s výsledky 

stochastického modelu distribuce vybraných organických látek založeného na regresních 

stromech (Kubošová et al. 2009), i s regionálními výsledky monitorování v (semi)akvatickém 

prostředí (Heinisch et al. 2007; Randák et al. 2009; Franců et al. 2010; Prokeš et al. 2012).  

2) Druhým směrem výzkumu bylo ověření nově navržených legislativních limitů, které 

se svým pojetím přibližují jednoduchému hodnocení rizik. V této části bylo sledováno jejich 

překročení v reálných podmínkách českých půd s využitím geostatických nelineárních technik 

pro odhad prostorové distribuce překročení úrovně kontaminace, což umožňuje predikci 

zvýšených rizik kontaminace a souačasně i možnost odhadu nejistot prostorového modelu. 

Široce využívanou je metoda indikátorového krigingu, která modeluje pravděpodobnosti 

splnění podmínky překročení prahové hodnoty v místech, kde nebylo provedeno měření 

(Journel 1983; Webster & Oliver 2009). Kritickým místem indikátorového krigingu je pevné 

stanovení překročení hodnoty Booleovou logikou, a tím dochází k určité ztrátě informace pro 

pozorování významně odlišná od prahových hodnot (tzv. „order relation problem“) (Juang & 

Lee 2000). Z tohoto důvodu byl indikátorový kriging rozvinut pomocí začlenění relativní 

informace o vztahu daného pozorování a prahové hodnoty. Při řešení byla využita 

normalizovaná pořadí jednotlivých pozorování jako doplňkové proměnné pro vzájemný kriging 

v tzv. pravděpodobnostním krigingu (Sullivan 1984; Juang & Lee 2000). Tato metoda byla 

použita ve vědecké práci uvedené v podkapitole 4.3. Vlastní vymezení území s vyšší 
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pravděpodobností překročení limitních hodnot pro ohrožení zdraví člověka pro sumární 

hodnoty PAU a benzo(a)pyren v Severomoravském regionu velmi dobře korespondovalo 

s výsledky hodnocení rizik údolních niv (Obrázek 4 v podkapitole 4.3). Ukazuje se, 

že nelineární metody pro odhad překročení prahových hodnot mohou být efektivními nástroji 

pro prostorovou analýzu rizik kontaminace. Jak dále ukazují Gay a Korre (2009), lze 

geostatistickým odhadem rozšířit i přímo metody pravděpodobnostního modelování rizika 

humanotoxikologické expozice kontaminovanou půdou zpřesněním biokoncentračních faktorů 

přestupů prvků do rostlin a potravního řetězce. Podobně van Meirvenne a Goovaerts (2001) 

navrhli pomocí nelineárních metod krigingu lokální kritické hodnoty obsahu Cd v půdě 

na základě doplňkových informací o půdních vlastnostech (zejména pH). McKinley et al. 

(2013) pak kombinují geoprostorové odhady znečištění s epidemiologickými daty o výskytu 

nádorových onemocnění, což umožňuje porovnání potenciálních rizik a reálných sledování. 

Analýza rizik pomocí nelineárních geostatistických metod má však také slabá místa. Výzvou 

pro nelineární metody odvozené z indikátorové funkce pro překročení stanovené hodnoty je 

fakt, že samotné měření daného parametru je zatíženo chybou. Aldworth a Cressie (2003) proto 

vyvinuli metodický postup, který umožňuje zohlednit nejistoty měření v nelineárních 

geostatistických odhadech překročení prahových hodnot a Hofer et al. (2013) metodu úspěšně 

použili pro odhad kontaminace na mikroregionální úrovni. Další otázkou je riziko rozpadu 

kompoziční struktury dat při geostatistickém odhadu (Pawlovsky et al. 1995; Tolosana-Delgado 

et al. 2016). Tolosana-Delgado et al. (2008) vycházejí z předpokladu, že pravděpodobnostní 

funkce hustoty překročení prahové hodnoty je kompozice kladných prvků s jednotkovým 

součtem, což generuje potřebu nového přístupu k indikátorovému krigingu na podkladě 

algebraicko–geometrické struktury výběrového prostoru kompozice pravděpodobnostní 

hustoty. Standardní geostatistické metody jsou využity pro kartézské souřadnice 

indikátorových dat transformovaných na ortonormální základně kompozice a výsledné odhady 

jsou zpětně transformovány na pravděpodobnosti. Výsledkem je nejlepší nestranný lineární 

odhad, kdy výsledné pravděpodobnosti respektují konstantní součet, nabývají kladných hodnot, 

a zároveň je metoda robustní z hlediska geometricko-algebraického řešení přechodu 

z omezeného výběrového prostoru simplexu do reálného (euklidovského) prostoru. Využití 

těchto nových metod představuje potenciál pro rozšíření a zpřesnění výsledků získaných 

v rámci uvedené publikace. 
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5.2 Vztahy znečištění nivních půd a potenciálních zdrojů  

Odhalení a popis prostorových vzorců prvků a identifikace potenciálních zdrojů rizikových 

látek jsou dlouhodobě v centru zájmů environmentální geochemie. Pro tyto účely 

se dlouhodobě využívají různé metody hodnocení, kdy jsou sledovány prostorové a statistické 

distribuce nejen jednotlivých prvků a jejich forem, ale také simultánní vztahy mezi prvky. 

Z hlediska kontaminace RP se doplňují zdroje přirozené (tj. geologicky podmíněné) se zdroji 

antropogenními. Vědecká publikace v podkapitole 4.4 nabízí metodické nástroje pro 

jednoduché a efektivní rozlišení dominance geogenních a antropogenních vstupů pro specifické 

prostředí (semi)terestrických půd v nivních oblastech.2 Toto téma má svůj význam nejen 

z hlediska vědeckého, ale také z hlediska praktických aspektů pro rozhodování na základě 

legislativních norem, neboť právě pro geochemicky anomální půdy lze uplatňovat specifický 

přístup z hlediska platných zákonných limitních hodnot pro půdy. Zároveň riziko přestupu 

rizikových prvků do zemědělské produkce z geochemicky anomálních půd je podstatně nižší, 

ve srovnání s antropogenní kontaminací půdy (Němeček et al. 1996). Jednoduchý metodický 

nástroj pro odlišení převládajících vstupů do půdy je žádoucí, zároveň u půd v nivních oblastech 

je z hlediska jejich geneze situace komplikovanější. 

Dle Němečka et al. (2010) lze v České republice vymezit skupiny půd, vyvinutých 

na substrátech se zvýšenými obsahy některých RP. Ze závěrů práce Němečka et al. (1996) 

a Váchy et al. (2002) vyplynulo, že celkové obsahy RP na půdách z geochemicky anomálních 

substrátů mohou několikanásobně překročit legislativně stanovené limitní obsahy RP 

v zemědělských půdách, avšak při vyjádření mobility RP v půdách poměrem jejich mobilních 

a potenciálně mobilních obsahů se mobilita snižuje právě u půd geochemicky anomálních, 

 
2 Ve vědecké literatuře jsou dnes při studiu říčních sedimentů a nivních půd hojně používány faktory obohacení 

a indexy akumulace, které jsou založeny na odvození litogenního pozadí (Covelli & Fonotolan 1997). Odvození 

regionálního pozadí vyžaduje robustní metodické nástroje, které jsou dostatečně citlivé k faktorům variability půdy 

či sedimentu (Reimann & Garett 2005; Dung et al. 2013; Grygar et al. 2013). Mezi tyto faktory patří vlivy 

pedogeneze (reduktomorfní procesy, biogeochemické změny, bioturbace), post-depoziční migrace. Vhodný výběr 

místa odběrů vzorků, analýza stratigrafie (identifikace zastoupených sedimentárních facií) spolu s výběrem 

vhodných prvků pro normalizaci obsahů je zásadní pro robustní hodnocení prostorové a hloubkové závislosti 

koncentrací rizikových prvků na zastoupených sedimentárních faciích (Grygar et al. 2013). To vede nejen k 

možnosti vyhodnocení míry kontaminace sedimentárních záznamů, ale také k odlišení antropogenně 

kontaminovaných vrstev sedimentů, a tím k nepřímému datování sedimentárních profilů (Grygar et al. 2010; 

2014). Toto robustní stanovení místního litogenního pozadí respektuje přirozenou variabilitu a vývoj sedimentace 

na daném místě, a nabízí tak jeden z podkladů pro hodnocení míry kontaminace a historického vývoje znečištění 

a ovlivnění říčních systémů člověkem (Nováková 2014). 
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a tento poměr lze tedy využít při identifikaci převládajícího typu zátěže půd. V práci 

v podkapitole 4.4 jsou uvedeny výsledky ověření této možnosti u specifických půd v nivních 

oblastech. Orientačního rozlišení antropogenního a geogenního původu obsahu RP v nivních 

půdách bylo dosaženo porovnáním rozpustností RP, vyjádřených jako poměr jejich obsahů 

v extrakčních činidlech (2 mol/l HNO3 a 0.025 mol/l EDTA) vůči jejich obsahu v extraktu 

lučavky královské. Pro identifikaci převládajících zdrojů zátěže byla s dostatečnou 

spolehlivostí odvozena kritéria pro porovnání rozpustností vypočítaných z extraktu 2 mol/l 

HNO3 ve fluviálních půdách především pro řadu prvků As, Cd, Cr, Cu, Pb a Zn (Tabulka 4 

v podkapitole 4.4). Možnost transparentního rozlišení převládajícího typu zátěže nebyla 

prokázána v případě Ni. Při použití extraktu 0.025 mol/l EDTA bylo dosaženo dobrých 

výsledků u As, Cu, zejména Pb, menší průkaznost byla zjištěna u Cr a zejména Be. Celkově lze 

konstatovat, že ve fluviálních půdách je vhodné použití těchto relativně silnějších extrakčních 

činidel oproti např. 1 mol/l NH4NO3 či 0.01 mol/l CaCl2, kdy tyto extrakty nemusí být vhodné 

pro (semi)akvatické pevné matrice, neboť jsou vystaveny kontinuálnímu či epizodickému 

působení vody a lehce rozpustné podíly rizikových látek jsou z nich intenzivněji vyluhovány. 

Právě použití extraktu 2 mol/l HNO3 má v českých podmínkách specifické postavení, neboť 

v minulosti byly takto definované hodnoty maximálně přípustných obsahů v zemědělských 

půdách legislativně závazné (původní vyhláška č. 13/1994 Sb.) a zároveň jsou k dispozici 

výsledky dlouhodobého stabilního programu vzorkování ve velkém územním detailu v podobě 

Registru kontaminovaných ploch v gesci ÚKZÚZu. Tento datový set byl použit pro doplnění 

metodického postupu rozlišení převládajícího typu zátěže mapovými výstupy, které umožňují 

identifikaci předpokladů pro zvýšené obsahy RP v návaznosti na výskyt geochemicky 

anomálních substrátů a půd (Obr. 3 v podkapitole 4.4).  

Stejný datový soubor ÚKZÚZ byl využit také následně pro účely identifikace potenciálních 

zdrojů a hodnocení jejich vlivu na nivní půdy v modelové studii v povodí Ohře (podkapitola 

4.5), kde bylo cílem ověřit možnosti popisu a interpretace změn korelační struktury 

kompozičních dat v závislosti na změnách podél vodního toku (tj. existenci potenciálních 

zdrojů). Jak je uvedeno v kapitole 2.2.3, analýza kompozičních dat vyžaduje specifický přístup 

z důvodu algebraicko–geometrické struktury výběrového prostoru kompozičních dat 

(Aitchison 1984), neboť právě korelační vztahy podílových dat jsou z hlediska uzavření dat 

a rizika nahodilých korelací velmi citlivé (Aitchison 1982). Z tohoto důvodu byly použity 
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metody pro průzkumovou analýzu adaptované pro kompoziční data – analýza hlavních 

komponent (Filzmoser et al. 2009b) a kvantifikace podkompoziční variability (Aitchison 1984). 

Průzkumová analýza dat sloužila k definování vhodných 3-složkových podkompozic, které 

uchovávaly dostatečnou míru celkové kompoziční variability. Velmi dobře celkovou 

kompoziční variabilitu dat v modelovém povodí Ohře zachovávala 3-složková podkompozice 

Cu-Hg-Ni, která zachovávala 45 % celkové kompoziční variability celého datového setu. 

Definováním vhodných podkompozic bylo pak možné při odpovídajícím použití 

ortonormálních souřadnic usuzovat na relativní obohacení či ochuzení půd vybranými RP, 

definovat prioritní polutanty, a tím odhadnout vliv jednotlivých zdrojů. Ortonormální 

souřadnice byly spočítány pomocí izometrické log-poměrové transformace (ilr-transformace) 

(Egozcue et al. 2003) upravené pro jednorozměrné log-kontrasty (Filzmoser et al. 2009c). Takto 

relativně vyjádřené podkompozice pomocí ilr-souřadnic byly následně po normalizaci 

interpolovány inverzní vzdáleností (IDW) a převedeny do RGB kompozitního vyjádření 

(Albanese et al. 2007; Zuzolo et al. 2018). Tato metodika umožnila efektivní intepretaci změn 

víceprvkové kompoziční struktury při vyhodnocení potenciálních vstupů v povodí (Obr. 7 

v podkapitole 4.5). Výsledky z modelového povodí Ohře ukazují, že lze zachytit jak bodové 

zdroje, tak difúzní zdroje různého původu – kontaminace Hg pod vlivem staré zátěže 

Marktredwitz (Bavorsko), vliv použití Cu-fungicidů ve chmelnicích na středním toku, vstupy 

Ni, Cr na dolním toku v souvislostech vlivu staré zátěže bývalé Litoměřické koželužny. 

Přeshraniční vliv dřívějšího hot spotu Hg-kontaminace z bavorských zdrojnic Ohře (Kőssein 

a Rösslau) byl popsán v sedimentárních říčních záznamech (Grygar et al. 2016; 2017; Majerová 

et al. 2018). K popsaným rizikům této kontaminace patří zvýšená bioakumulace (Maršálek et 

al. 2005) či zvýšené obsahy v zemědělsky využívaných půdách (Miler 2011). Kodrová a Paulin 

(2012) na základě rizikové analýzy staré zátěže bývalé Litoměřické koželužny konstatují 

pravděpodobné šíření zvýšených obsahů Cr, Ni, Co do okolních půd, přičemž starší zpráva 

Sameše (1993) popisuje existenci historických odkalovacích nádrží s odpadními kaly z bývalé 

koželužny v širší nivě na dolním toku. Vliv kožedělného průmysl na zvýšené obsahy Cr, Ni 

sledovali také Petrik et al. (2018) či Thiombane et al. (2018) v povodí řeky Sarno v Itálii. 

Významné změny korelační struktury na středním toku mezi ornou půdou a chmelnicemi (Obr. 

5 v podkapitole 4.5) byl prokázán korelační analýzou upravených ilr-souřadnic, které byly 

matematicky navrženy Kynčlovou et al. (2017). Na změnách korelační struktury se podílely 
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především prvky Cd, Zn a Cu. Tyto výsledky potvrzují, že na středním toku se projevuje 

v oblasti chmelnic vliv aplikace prostředků na ochranu rostlin na bázi Cu, což je obecně známo 

především z oblasti vinic (Brun et al. 1998; Komárek et al. 2008; Cicchella et al. 2015; 

Bednářová et al. 2016), v případě Cd lze usuzovat na vliv v minulosti zvýšených obsahů tohoto 

prvku v minerálních hnojivech aplikovaných do zemědělských půd (Nziguheba & Smolders 

2008; Birke et al. 2017). Rozdíly mezi kulturami orné půdy a chmelnicemi byly poté potvrzeny 

také neparamaterickými metodami statistické interference (MANOVA) po odvození vhodných 

ortonormálních souřadnic pomocí izometrické log-poměrové transformace (ilr-souřadnice) 

a sekvenčního binárního členění (Egozcue et al. 2003; Egozcue & Pawlowsky-Glahn 2005) – 

viz Obr. 6 v podkapitole 4.4. Inovativním přístupem navrženým v článku je potom využití 

modifikované Mantelovy korelace (Mantel 1967; Omelka & Hudecová 2016) a Mantelova 

korelogramu (Oden & Sokal 1986) pro korelace matice strukturálních podobností profilu 

znečištění na základě Aitchisonovy vzdálenosti (dle rovnice 6 v kapitole 2.2.3) s maticemi 

prostorové (geografické) vzdálenosti na základě říční vzdálenosti. Výsledky ukazují na střední 

míru Mantelovy korelace (rM = 0.46) a statistickou významnost korelačního vztahu 

v permutačním testu. Výsledky prostorové dekompozice této korelace pomocí Mantelova 

korelogramu (Obr. 2 v podkapitole 4.5) ukazují trend klesající kompoziční podobnosti 

v závislosti na rostoucí říční vzdálenosti mezi lokalitami. Geochemická víceprvková 

kompozice tak vykazuje prostorové podobnosti a regionální zonaci, kterou lze interpretovat 

na základě existence potenciálních zdrojů v povodí. Zároveň signifikantní změny profilu zátěže 

na malém prostoru (mezi blízkými lokalitami) pomáhají i odhadovat existenci neznámých 

zdrojů znečištění, změny podmínek depozice vodního toku či změny půdních podmínek. 

 

5.3 Rizika přestupu znečištění do plodin v agroekosystému nivních půd 

Ochrana potravního řetězce patří k zásadním otázkám ochrany lidského zdraví, neboť pro 

řadu polutantů je právě dietární přestup z potravních řetězců důležitým prvkem celkového 

exposomu člověka (Choi et al. 2015). Proto součástí hodnocení rizik nivních půd je také otázka 

přestupu rizikových látek do rostlinné produkce, neboť zvýšená zátěž a často i zvýšená 

biologická dostupnost se potkává v nivních oblastech se zvýšenou produktivitou půd 

a příhodnými podmínkami pro intenzivní zemědělskou činnost jako např. rovinný reliéf, 

či dostupnost vody pro závlahy (Zavadil 1999). Proto v této kapitole jsou shrnuty poznatky 
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ze dvou vědeckých publikací, které cílí právě na rizika přestupu dvou toxikologicky 

nejvýznamnějších skupin rizikových látek v experimentálních půdách – RP a PAU. 

V případě rizikových prvků je v publikaci 4.6 věnována pozornost zejména Cd, Cu, Pb a Zn. 

Ačkoliv primárním cílem studie, situované v silně kontaminovaném aluviu řeky Litavky, bylo 

ověřit přestupy rizikových prvků do zemědělských plodin s fytoextrakčním potenciálem (rody 

slunečnice Helianthus, tritikále Triticale, brukev Brassica) pěstovaných v monokulturách 

a v osevních postupech v polním a nádobovém pokusu, získané výsledky přinesly obecnější 

poznatky přestupu rizikových prvků ze silně kontaminovaných niv do zemědělské produkce. 

V průběhu pokusu byl zároveň pro část variant ověřován potenciál zvýšení mobilních specií 

pomocí chelatačních činidel pro zvýšení přestupu RP do plodin. Cílem bylo zvýšit fytoextrakční 

potenciál, avšak poznatky jsou zajímavé i z hlediska přestupu RP v dynamických podmínkách 

změn mobility prvků v půdě. Vliv mobilizace rizikových prvků aplikací chelatačních činidel 

byl v souladu s literaturou (Huang et al. 1997; Komárek et al. 2007; Neugschwandtnera et al. 

2012), neboť výsledky Wilcoxonova párového testu potvrdily statisticky významný vliv 

aplikace (Obr. 1 v kapitole 4.6). Při přestupu do plodin neměla však mobilizace statisticky 

průkazný efekt, což sledovali také Neugschwandtner et al. (2012). Důležitou informací je 

především fakt, že zvýšení mobility prvků bylo dočasné (sledováno rozpustností RP dle 

extraktu NH4NO3) – tj. po 10 dnech od dynamického zásahu se vrátily obsahy mobilních frakcí 

na úroveň kontrolních variant (Obr. 1 v podkapitole 4.6), což řádově odpovídá výsledkům 

Neugschwandtnera et al. (2012) pro vodorozpustné obsahy Pb a Cd. Obecně vyšší obsahy pro 

většinu RP byly sledovány v plodinách pěstovaných na půdním typu fluvizemě bez většího 

efektu aplikace chelatačních činidel či způsobu pěstování (střídání plodin vs. monokultura), 

přičemž zvýšené obsahy byly sledovány jak v kořenovém systému, tak nadzemních částech 

(Tab. 6 a 7 v v podkapitole 4.6). Z pěstovaných plodin reagovaly na změnu dynamiky prvků 

v půdě nejvíce rostliny Brassica pěstované na kambizemi, přičemž efekt mobilizace byl 

nejvýraznější v případě Pb, což ukazuje na pravděpodobný vliv změn vazeb v systému prvek-

organická hmota. V souladu s Borůvkou a Drábkem (2004), právě Pb vykazovalo odlišné 

zákonitosti distribuce mezi frakcemi organické hmoty ve srovnání se Zn a Cd. V případě Zn 

a Cd byly také sledovány zvýšené přestupy do nadzemní biomasy zejména u rostlin brukve 

či slunečnice, což je v souladu s výsledky pro tyto prvky také v případě rostlin kukuřice 

(Kacálková et al. 2009) či ječmene (Tlustoš e al. 1997). Nejvyšší přestup RP z půdy 
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do nadzemních částí byl sledován pro rostliny Helianthus pěstované na kontaminované 

fluvizemi. V případě rostlin Triticale byl celkový odběr RP také zvýšený, nicméně nedocházelo 

k translokaci do nadzemních částí rostlin. Důležitým zjištěním je, že krátkodobé, chemicky 

podpořené změny dynamiky a zásoby mobilních prvků průkazně nezměnily příjem RP 

plodinami (efekt chelatace byl patrný pouze v případě přestupu Pb). Přesto je třeba konstatovat, 

že i přes nízký potenciál zemědělských plodin pro fytoextrakci ve srovnání s Blaylock et al. 

(1997), jsou výsledné hodnoty v nadzemní biomase plodin pěstovaných na extrémně 

kontaminovaných fluvizemích z hlediska potenciálních rizik zvýšené (Tab. 6 a Tab. 7 

v podkapitole 4.7) a srovnatelné s hodnotami v rostlinách slunečnice či brukve pokusně 

pěstovaných na lokalitě podobně zatížené fluviálně uloženými důlními odpady (Madejón et al. 

2002; Clemente et al. 2005).  

V případě POP jsou v publikaci v podkapitole 4.7 prezentovány poznatky o rizicích přestupu 

PAU do rostlin, přičemž experimentální část zahrnovala srovnání fluviální zátěže z oblasti 

severní Moravy se simulovanou zátěží po aplikaci kalů z čistíren odpadních vod (ČOV) 

a kontrolní variantou. Celkové obsahy, spolu s hodnocením toxicity směsi PAU pomocí 

konceptu faktorů ekvivalentní toxicity, jsou zobrazeny v Tabulce 1 v podkapitole 4.8. 

Modelovými plodinami byly citlivé plodiny kořenové zeleniny (ředkev Raphanus, mrkev 

Daucus, petržel Petroselinum), které jsou vzhledem k charakteru nivních pásem často 

pěstovanou zemědělskou plodinou. Experimentální sledování probíhalo formou nádobového 

a polního pokusu a bylo doplněno kolonovým extrakčním pokusem pro odhad vazeb PAU 

v půdě pomocí extrakce půdního prostředí různě silnými vyluhovadly po dobu 24 hodin 

v pořadí demineralizovaná voda, demineralizovaná voda okysličená H2SO4 na hodnotu pH=3 

a 0,2 % roztok tenzidu laurylsíranu sodného C12H25NaO4S. Byly prokázány rozdíly mezi 

vymytím různých skupin PAU mezi půdou s fluviálním obsahem PAU a simulovanou zátěží 

aplikací kalů ČOV (Obr. 3 v podkapitole 4.7). V případě fluviální zátěže půd došlo k extrakci 

jednodušších PAU (2-3 aromatická jádra) již v prvním extrakčním kroku. Při opakované 

extrakci po úpravě pH došlo k poklesu obsahu PAU v extraktu, přičemž na tomto poklesu se 

podílely především jednodušší PAU, jejichž zásoba byla omezena prvním extrakčním krokem. 

Extrakce tenzidem vedla k opětovnému nárůstu obsahu PAU, avšak s nižším celkovým 

obsahem PAU v extraktu ve srovnání s prvním krokem a výrazně vyšší dominancí PAU s více 

aromatickými jádry (Obr. 3 v podkapitole 4.7). V případě experimentální simulované zátěže 



 

139 

půd kaly ČOV došlo v kolonovém extrakčním pokusu ke srovnatelnému vymytí PAU 

do roztoku až ve třetím extrakčním kroku, což lze vysvětlit pravděpodobným rozvolněním 

vazeb PAU na organickou hmotu. Uvedené poznatky nabývají na důležitosti v nivních pásmech 

jednak z důvodu častých fluktuací hydrologických a hydraulických vlastností půd, jednak 

z důvodu variability půdních vlastností ovlivňující sorpci rizikových látek (např. rozdíl 

v obsahu organické hmoty, zrnitosti v různých částech nivy). V době povodňových událostí 

existuje také riziko dotace právě povrchově aktivních látek vlivem vyplavování bodových 

zdrojů.  

Při sledování přestupu PAU do rostlin byl prokázán relativně nízký přestup PAU 

transferovou cestou půda-kořen. Při sledování obsahu v kořenové části zeleniny byly sledovány 

odlišnosti z hlediska obsahu PAU mezi centrálním válcem rostlin a primární kůrou mezi 

fluviální zátěží a simulovanou zátěží aplikací kalů ČOV (Obr. 2 v podkapitole 4.7). Zatímco 

v případě simulované zátěže aplikací kalů byly zjištěny vyšší obsahy PAU v povrchové části 

kořene pod vlivem těsnější vazby PAU na organickou hmotu, v případě fluviální zátěže 

determinovaly půdní vlastnosti sorpčně chudé a zrnitostně lehké fluvizemě vyšší přestup PAU 

do centrálního válce (Obr. 1 v podkapitole 4.7), což odpovídá poznatků z přestupu PCB v práci 

Javorské et al. (2009). Odlišnosti byly sledovány také v návaznosti na fyzikálně-chemické 

vlastnosti molekul PAU, kdy u molekul s nižší molekulovou hmotností (tj. s nižším počtem 

aromatických jader) roste rozpustnost ve vodě a klesá rozdělovací koeficient oktanol-voda Kow, 

a tím roste možnost vstupu těchto látek do cévního systému rostlin (Trapp 2002; Holoubek 

2003; Mikeš et al. 2009). Naopak molekuly s vyšší molekulovou hmotností mají tendenci 

interakce s organickou hmotou s následnou vazbou na povrch kořene v rhizosféře pod vlivem 

jejich zvýšené afinity na lipidické a jiné organické složky (Kipopoulou et al. 1999; 

Bobovniková et al. 2000; Javorská et al. 2007). Souhrnně lze říct, že kořenové části v kontaktu 

s kontaminovanou půdou mají zvýšené obsahy PAU v biomase, přičemž v závislosti 

na půdních vlastnostech a vlastnostech chemických sloučenin se mění převládající způsob 

přestupu skrze půdní roztok a cévní systém rostlin či jejich zadržení ve rhizosféře 

na povrchových vrstvách kořene. Důležitým zjištěním pak byly potvrzené rozdíly v obsahu 

PAU v kořenových částech mezi očištěnými a neočištěnými kořeny, což má praktické 

důsledky.   
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6 Závěry a doporučení 

Ačkoliv byla zvýšená akumulace rizikových látek v nivních územích potvrzena tuzemským 

i světovým výzkumem, menší odborná pozornost je věnována hodnocení potenciální rizikovosti 

této akumulace. Z tohoto důvodu jsem se v této práci zabýval systémovým přístupem 

k hodnocení potenciálních rizik znečištění v záplavových půdách, jehož cílem bylo poskytnout 

dostatek relevantních podkladů pro hodnocení těchto rizik na různých měřítkových úrovních 

a zároveň ověřit některé progresivní metody statistické analýzy dat vhodné pro regionalizaci 

těchto rizik. Kombinace hodnocení celkové úrovně rizik a jejich kompoziční struktury ukázala, 

že v nivních půdách ČR jsou zvýšená rizika regionálně podmíněna zvýšenou zátěží PAU 

a lokálně zvýšenými obsahy RP. Z hlediska metodologického byla možnost regionalizace rizik 

pomocí vícerozměrných statistických metod komplikována dominantním příspěvkem 

některých rizikových látek do celkových rizik, což vzhledem ke kompozičnímu charakteru dat 

znesnadňuje interpretaci kompoziční variability. Řešením bylo využití metod kompoziční 

analýzy dat založených na log-poměrovém přístupu, což umožnilo lepší náhled na kompoziční 

variabilitu a odhalení vztahů mezi prvky kompozice, které byly maskovány vlivem dominance 

některých látek v celkovém riziku. Výsledkem byla úspěšná klasifikace rizikových profilů 

pomocí shlukové analýzy, sledování prostorových vazeb vytvořených shluků a definování 

prioritních kontaminantů v dílčích částech povodí na základě relativních vztahů uvnitř 

kompozice. Celková míra rizika vyjádřená jako sumární index rizika umožnila vymezit lokality 

se zvýšenými riziky, kdy výsledky z celé ČR ukazují především na lokální význam akumulace 

toxikologicky významných látek v nivních půdách v návaznosti na konkrétní zdroje v povodí. 

Přístup navržený v této práci poskytuje hlubší náhled na relativní strukturu rizik kontaminace, 

a tím efektivnější a statisticky korektní možnosti jejich regionalizace. 

Pochopení vztahu mezi kontaminací a umístěním zdrojů bylo jedním z cílů práce, neboť má 

z hlediska hodnocení rizik významnou roli. Orientačního rozlišení převládajícího původu 

zátěže půd RP v nivních půdách bylo dosaženo porovnáním rozpustností RP, vyjádřených jako 

poměr jejich obsahů v slabších extrakčních činidlech (2 mol/l HNO3 a 0.025 mol/l EDTA) vůči 

jejich obsahu v extraktu lučavky královské. Na základě výsledků byly odvozeny referenční 

hodnoty rozpustnosti pro vybrané RP, a zároveň byly odvozeny mapové podklady pro sledování 

oblastí se zvýšenou pravděpodobností geogenních vstupů RP pro celou ČR na mikroregionální 

úrovni. V regionální studii v povodí Ohře bylo pak prokázáno, že změny korelační struktury 
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kompozičních dat umožnily sledovat a efektivně vizualizovat relativní obohacení či ochuzení 

půd vybranými RP, definovat prioritní RP pro dílčí části povodí, a tím odhadnout vliv 

jednotlivých zdrojů. Metodicky novým přístupem pak byla kvantifikace geoprostorové 

kontinuity kompoziční struktury dat využitím Mantelovy korelace a Mantelova korelogramu 

pro korelace matice strukturální podobností profilu znečištění na základě Aitchisonovy 

vzdálenosti s maticemi říčních vzdáleností. Výsledky ukazují na střední míru Mantelovy 

korelace (rM= 0,5), což potvrzuje, že geochemická víceprvková kompozice vykazuje regionální 

zonaci, kterou lze interpretovat na základě existence potenciálních zdrojů v povodí. 

Odhalení míst rizikové akumulace kontaminace generuje potřebu odhadu lokální variability 

rizikových látek na postižených lokalitách. Toho lze úspěšně dosáhnout, jak ukazuje případová 

studie v oblasti průmyslově zatížených regionů, pomocí kombinace diferencovaných 

legislativních limitů vyhlášky č. 156/2013 Sb. vztažených ke konkrétním rizikům (ohrožení 

zdraví člověka, ohrožení jakosti či výnosu zemědělské produkce) a geostatických nelineárních 

technik pro odhad prostorové distribuce překročení relevantní úrovně kontaminace 

se současnou možností odhadu nejistoty prostorového odhadu. Výsledky dvou lokálních 

experimentů v nivách silně kontaminovaných RP resp. PAU pak ukázaly odlišnosti přestupu 

rizikových látek do zemědělských plodin z hlediska půdních vlastností, pěstovaných plodin 

a fyzikálně-chemických vlastností kontaminantu, což ukazuje klíčové faktory pro místní 

hodnocení rizika přestupu kontaminace do plodin – tj. vymezení nepříznivých kombinací těchto 

faktorů, které mohou rizika přestupu v nivních půdách zvyšovat. 

Závěrem mohu říct, že jsem naplnil cíle dizertační práce, neboť systémový přístup poskytl 

kvalitní a hodnověrné poznatky o potenciálních rizicích zvýšené akumulace toxikologicky 

významných látek na různých měřítkových úrovních. Na základě závěrů práce lze doporučit 

podrobné sledování lokálních akumulací rizikových látek. Na těchto lokalitách pak odhadnout 

lokální variabilitu kontaminantů, kde lze budoucí výzkum zaměřit na perspektivní spojení 

nelineárních geostatistických metod a kompoziční analýzy dat, na nelineární metody z oblasti 

strojového učení či využití spektrálních dat. Lze také doporučit sledování změn na těchto 

lokalitách po povodňových událostech. I to bylo důvodem, proč vybrané poznatky ze souboru 

vědeckých publikací sloužily jako podklad pro vydání metodiky pro zemědělskou praxi (Sáňka 

et al. 2015), která poskytuje podklady pro komplexní hodnocení rizik znečištění v záplavových 

územích, a to včetně relevantních referenčních hodnot.  
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7 Seznam použitých zkratek 
 

ČOV  čistírna odpadních vod 

DDT  1,1,1-trichlor-2,2-bis(4-chlorfenyl)ethan 

EDTA   kyselina ethylendiamintetraoctová 

GEMAS  Geochemické Mapovaní Zemědělských Půd Evropy 

HCH   hexachlorcyklohexan 

HI   index rizika (hazard index) 

IDW   vážení inverzní vzdáleností 

ILR   isometric log-ratio - izo-metrický log-poměr 

Kaw   bezrozměrná Henryho konstanta - rozdělovací koeficient vzduch-voda 

Kd   rozdělovací koeficient půda-voda 

Koc   rozdělovací koeficient organický uhlík-voda 

Kow   rozdělovací koeficient oktanol-voda 

OCP   organochlorové pesticidy 

PAU   polyaromatické uhlovodíky 

PCB   polychlorované bifenyly 

PCDD/F  polychlorované dibenzo-p-dioxiny a dibenzofurany 

POP   perzistentních organických polutantů  

RP   rizikové prvky 

SSL   Soil Screening Levels - na účincích založené referenční hodnoty pro půdu  

U.S. EPA  Agentura pro ochranu životního prostředí Spojených států amerických 

ÚKZÚZ  Ústřední kontrolní a zkušební ústav zemědělský 
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