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1. Úvod 
Středoevropský region během 20. století celosvětově proslul zhoršenou kvalitou ţivotního 

prostředí. Konkrétně oblast severních Čech, Dolního Slezska a Saska, známá jako Černý 

trojúhelník, se zapsala začátkem 60. let do povědomí široké veřejnosti jako místo s největší 

produkcí oxidu siřičitého do ovzduší na světě. V období poválečného hospodářského růst 

bylo zvyšování spotřeby energie řešeno spalováním hnědého uhlí s vysokým obsahem síry 

a do ovzduší se začala dostávat obrovská mnoţství emisí. Kvalita ţivotního prostředí 

klesala společně se zvyšujícím se mnoţstvím exhalací. Vrchol znečištění nastal v 80. 

letech, kdy Československo emitovalo do atmosféry 1,5 mil. tun síry za rok. Důsledkem 

bylo přímé a nevratné poškození především lesních ekosystémů. Dlouhodobé vstupy 

kyselých iontů dokázala většina středoevropských půd dlouho neutralizovat, ale postupně 

začalo v silně znečištěných oblastech  České republiky docházet k acidifikaci vodních 

ekosystémů. Acidifikace potoků a jezer se u nás projevila mnohem později neţ například 

ve Skandinávii, kde se vyskytují přirozeně  kyselé a málo mocné půdy. K výraznému 

zlepšení začalo docházet především se změnou politického systému v roce 1989.  

Cílem bakalářské práce je v rešeršní části zpracování odborné literatury o vlivu kyselých 

emisí na půdy, lesní a vodní ekosystémy. V minulosti byly hlavní oblastí výzkumu 

acidifikace v lesních ekosystémech především problémy spojené s vysokými 

koncentracemi kyselých imisí v ovzduší, které škodlivě působily přímo na povrchu 

vegetace. V posledních 20 letech se výzkum v České republice zaměřuje na pozorování 

nepřímého působení dlouhodobé kyselé depozice z hlediska látkových toků. Vlivem 

kulturně-politických změn v 90. letech proběhlo odsiřování v uhelných elektrárnách, coţ 

ale neznamená, ţe je acidifikace ekosystémů v České republice minulostí. Mezi zkoumané 

a acidifikací silně postiţené oblasti patří například Jizerské, Krušné a Orlické hory. Má 

bakalářská práce se blíţe zabývá oblastí Slavkovský les, kde více neţ 20 let probíhá 

monitoring látkových toků v malých povodích, realizovaný Českou geologickou sluţbou, 

především Pavlem Krámem a Jakubem Hruškou. V rámci práce jsem v průběhu dvou dnů 

pomáhala odebírat vzorky potoční vody a atmosférické depozice pro chemickou analýzu a 

seznámila jsem se s povodími. Data získaná dlouhodobým pozorováním jsou cenným 

zdrojem informací o povaze mechanismů acidifikace a také o rychlosti zotavení 

ekosystémů z kyselé zátěţe. V případě Slavkovského lesa můţeme porovnávat reakci dvou 

litologicky odlišných povodí, protoţe byla vystavena obdobným atmosférickým tokům 

kyselé depozice. 
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2. Zdroje emisí 
Hlavními antropogenními sloučeninami, které okyselují ţivotní prostředí, jsou kyselina 

sírová a dusičná (Hruška a Ciencala, 2003; Driscoll et al., 2003). 

2.1. Emise sloučenin síry 

Přírodní zdroje emisí síry jsou v České republice na zanedbatelné úrovni v porovnání 

s antropogenními. Zdrojem můţe být například oxidace sulfanu (H2S) při mikrobiálním 

rozkladu odumřelé biomasy v půdách. Antropogenní činností se do ovzduší dostávají 

sloučeniny síry především spalováním fosilních paliv, která obsahují síru ve variabilním 

mnoţství v závislosti na místě původu a druhu paliva. Z obsahu síry se odvíjí kvalita. 

S rozvojem těţkého průmyslu v České republice se zdrojem síry stalo spalování hnědého 

uhlí, které pocházelo ze sokolovské, severočeské a mostecké pánve. Dlouhodobý trend 

emisí oxidu siřičitého (SO2) vykazoval od začátku 50. let 20. stol., kdy Československo 

produkovalo 1 mil. tun za rok, rychlou vzestupnou tendenci. Počátkem 60. let dosáhly 

emise 2 mil. tun ročně. Nárůst pokračoval aţ do začátku 80. let, kdy dosáhla hodnota emisí 

po dokončení výstavby tepelných elektráren v severních Čechách 3 mil. tun za rok. 

Následující desetiletí se mnoţství celkových emisí (SO2) výrazně neměnilo (Moldan et al., 

1990). Pozitivní kvantitativní změna byla zaznamenána v 90. letech po vlně odsiřování 

tepelných elektráren. Hodnoty emisí (SO2) na konci 90. let dokonce nepřesahovaly limity 

stanovené Gothenburgským protokolem pro rok 2010. 

2.2. Emise sloučenin dusíku 

 Dusík je hlavním atmosférickým plynem, který se na objemu atmosféry podílí ze 

78 %. Přírodním zdrojem oxidů dusíku
1
 (NOx) je činnost nitrifikačních bakterií, lesní a 

stepní poţáry, atmosférické výboje a vulkanismus, přičemţ emitované mnoţství dusíku do 

ovzduší přírodními zdroji na území Evropy dosahuje pouze 3 % emisí antropogenního 

původu (Hruška, Kopáček 2009) a tento trend má stále rostoucí charakter. Antropogenní 

činností vznikají (NOx) přímou oxidací vzdušného dusíku při spalování fosilních paliv za 

vysokých teplot. Hodnota emisí záleţí nejen na mnoţství paliva, ale i na způsobu jeho 

spálování. 

Atmosféru znečišťují emise dusíku pocházející z průmyslových výroben kyseliny dusičné, 

dusíkatých hnojiv, elektráren apod. Největší mnoţství emisí (NOx) v Evropě pochází 

z dopravy (Obr. 1). Přesto, ţe docházelo po roce 1989 ke sniţování koncentrací oxidů 

                                                 
1
 Především oxid dusný (NO) a oxid dusičitý (NO2) 
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dusíku v ovzduší, tak s nárůstem dostupnosti automobilové dopravy koncentrace (NOx) 

stagnují a do budoucna lze počítat s jejich mírným růstem (ISSaR, 2010). 

Další formou dusíku je amoniak (NH3), který se v atmosféře vyskytuje jen v nepatrných 

koncentracích, přesto je povaţován za významného činitele acidifikace půd a povrchových 

toků. Hlavní podíl na celkových emisích (NH3) do atmosféry (aţ 90 – 95 %) představuje 

zemědělství. Zdrojem (NH3) je biologický rozpad organické hmoty a od první poloviny 

20. století, v souvislosti s  rozvojem Haber – Boschovy syntézy amoniaku, i hojné 

pouţívání dusíkatých hnojiv. 

 

Obr. 1: Emise NOx v Evropě podle zdrojů v roce 2011. Převzato a upraveno podle 

www.eea.europa.eu. 

 

2.3. Emise alkalických částic 

V atmosféře se vyskytují i značná mnoţství alkalických částic jak přírodního, tak 

antropogenního původu, jejichţ koncentrace v průběhu 90. let také výrazně poklesly. Jejich 

význam by měl být brán v úvahu, protoţe neutralizují kyseliny přímo v atmosférických 

sráţkách (Larssen a Carmichael 2000). Mnoţství alkalických částic ve střední a 

severozápadní Evropě můţe dosahovat aţ 25 % úrovně kyselých vstupů a jsou produktem 

větrné eroze, lesních poţárů, dopravy, spalování uhlí a ropy a konečně je jejich mnoţství 

výsledkem vyuţití a způsobu obdělávání půdy (Draaijers et al. 1997a, 1997b). V České 

republice se antropogenní emise prachu a popílku v ovzduší sníţily oproti 80. letům o více 

neţ 90 % jako důsledek uţívání odlučovačů popílku.  
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3. Kyselá atmosférická depozice 
Prostřednictvím fotochemických a chemických reakcí v atmosféře a na zemském povrchu 

vznikají z oxidu siřičitého a oxidů dusíku kyseliny sírová a dusičná podle následujících 

reakcí (zjednodušeno): 

4 SO2 + 4 H2O + 2 O2 = 4 H2SO4 

4 NO + 2 H2O + 3 O2 = 4 HNO3 

4 NO2 + 2 H2O + O2 = 4 HNO3 

Hodnota pH sráţkové vody můţe kolísat a dosahovat velmi nízkých hodnot. Kyselá voda 

má pH niţší neţ 7, ale za kyselé atmosférické sráţky můţeme povaţovat sráţky s pH 

niţším neţ 5,6 (Hůnová a Janoušková, 2004). Příčinou je rovnováha mezi obsahem 

rozpuštěného oxidu uhličitého (CO2) v systému voda – vzduch. Podle Kalače a Třísky 

(1998) mohou být za kyselé atmosférické sráţky povaţovány hodnoty pH niţší neţ 4,6. 

V České republice se donedávna pH atmosférických sráţek pohybovalo mezi nízkými 

hodnotami 3,5 – 4,5 (Hruška a Kopáček 2009). 

Atmosférickou depozici můţeme definovat jako proces, který zajišťuje přenos látek 

z ovzduší na zemský povrch, přesněji je vyjádřený jako hmotnost sledované látky na 

jednotku plochy za určitou časovou jednotku (g. m
–2

 za rok, kg. km
–2

 za rok). Mokrá 

atmosférická depozice představuje hmotnost atmosférické příměsi, která je uloţena na 

plochu zemského povrchu v důsledku procesů vymývání příměsí z atmosféry. Suchá 

atmosférická depozice představuje hmotnost atmosférické příměsi, která je uloţena na 

plochu zemského povrchu v důsledku jiných procesů samočištění ovzduší neţ procesů 

vymývání. (Sobíšek 1993). Suchá depozice polutantů se uplatňuje především v oblastech 

blízko emisních zdrojů (městské a průmyslové aglomerace) a v České republice převyšuje 

mokrou depozici. Je rozhodujícím faktorem okyselování zalesněných oblastí (Hruška et al., 

2009; Novák et al., 2005; Hruška a Cienciala, 2003). 

Atmosférická depozice dále obsahuje soli kyseliny sírové a dusičné. Amoniak (NH3) má 

schopnost vázat vodíkový iont (H
+
). Produktem této reakce je amonný iont (NH4

+
), jehoţ 

přítomnost v atmosféře sniţuje kyselost sráţek za vzniku síranu amonného ((NH4)2SO4) 

a dusičnanu amonného (NH4NO3). Pokles mnoţství emisí oxidu siřičitého, oxidů dusíku 

i bazických kationtů způsobil kvantitativní změny koncentrací polutantů v ovzduší během 

90. let, avšak poměrné zastoupení okyselujících a neutralizačních sloţek zůstalo stejné, coţ 

se zprvu výrazně pozitivně neprojevilo na vzrůstu pH atmosférických sráţek a posléze i pH 

povrchových vod (Hruška a Kopáček 2009; Fiala a Ostanická, 2003). 

http://cs.wikipedia.org/wiki/Dus%C3%ADk
http://cs.wikipedia.org/wiki/Dus%C3%ADk
http://cs.wikipedia.org/wiki/S%C3%ADra
http://cs.wikipedia.org/wiki/S%C3%ADra
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4. Vstup kyselé atmosférické depozice do lesních 
ekosystémů 

Největší mnoţství polutantů zachycuje smrkové jehličí. Listnaté lesy zachycují polutantů 

méně v důsledku menšího specifického povrchu a fenologického cyklu v průběhu roku 

(Mayer, 1998; Ulrich, 1991). Depozice do půdy je v případě smrkového lesa 2 – 3 krát 

větší neţ v případě bukového lesa a dokonce 4 krát vyšší neţ v oblasti bez lesního porostu 

(Hruška a Kopáček, 2009). Atmosférickou depozici ovlivňují fyzicko-geografické faktory. 

Díky větrným proudům dochází k transportu polutantů v řádu stovek kilometrů. Ve vyšších 

nadmořských výškách jsou koncentrace škodlivin daleko menší neţ v níţinách, ale dochází 

zde k jejich kumulaci a negativní působení kyselé atmosférické depozice se zde projevuje 

mnohem výrazněji.  

Odpovědí na interakci atmosféry s ekosystémem prostřednictvím kyselé depozice je 

zdravotní stav lesa. Před hromadným odsiřováním tepelných elektráren docházelo 

k přímému poškození smrkových monokultur vlivem vysokých koncentrací (SO2) 

v ovzduší. Přestoţe část síry můţe být z ovzduší při niţších koncentracích rostlinami 

fyziologickými procesy přijímána, při vysokých koncentracích dochází k nenávratnému 

poškození asimilačního aparátu rostlin. Pro rostliny je (SO2) škodlivý především při 

zvýšené vlhkosti a během dne, kdy jsou otevřené listové průduchy (Kalač a Tříska, 1998). 

V případě (NOx) bylo pozorováno, ţe čím jsou koncentrace v ovzduší vyšší, tím je vyšší 

i jejich povrchová absorpce a v listech posléze dochází ke změně buněčných procesů 

(Hůnová a Janoušková, 2004). Poškození buněk s chlorofylem kombinací těchto plynů 

vede k postupné defoliaci
2
. Zmíněný mechanismus poškození je vlivem dalších 

abiotických a biotických činitelů zesílen. Například rozsáhlý úhyn lesů v druhé polovině 

20. století byl v zimních obdobích zesílen působením mrazu (Samec et al., 2009). 

                                                 
2
 Ztráta asimilačního aparátu (listí, jehličí). Defoliace je mírou zdravotního stavu lesu, která je definována 

jako relativní ztráta asimilačního aparátu v koruně stromu v porovnání se zdravým stromem, rostoucí ve 

stejných porostních a stanovištních podmínkách. Je to ztráta, která je způsobena především vlivem 

nepříznivých změn prostředí lesních ekosystémů, jako důsledku dlouhodobého a nadměrného znečištění 

ovzduší (ÚHÚL, 2001). Pokud defoliace přesáhne hranici 40 %, začíná strom strádat pod nedostatkem látek, 

které jsou produktem asimilace. Téměř 40 % smrkových porostů v České republice překračuje tuto kritickou 

hranici. To znamená, ţe zdravotní stav se nezlepšuje ani po sníţení emisních koncentrací (Hruška et al., 

2009).  

Ve sledovaném období 1986 – 2004 dynamika defoliace u hospodářsky nejvýznamnějších (porosty 60 leté 

a starší) jehličnatých druhů dosáhla nejvyššího bodu v roce 1992. Následovala stagnace, v roce 1996 došlo 

k opětovnému zvýšení defoliace (smrk 33,9 %, borovice 38,3 %). V dalších letech následoval pokles a od 

roku 1998 průměrná defoliace mírně stoupá (hodnoty nad 30 %). (ÚHÚL, 2001). 
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5. Geochemické aspekty působení kyselých emisí 
v půdách lesních ekosystémů 

Mechanismem, který nepřímo ovlivňuje zdravotní stav lesa, je acidifikace lesních půd. 

Díky schopnosti půdy zadrţet polutanty, dochází k jejich akumulaci a následně 

dlouhodobým změnám půdních procesů (Driscoll et al., 2003). Přestoţe došlo k výraznému 

sníţení objemu polutantů vypouštěných do ovzduší, v acidifikovaných půdách 

a povrchových tocích nedošlo během stejně krátké doby k adekvátnímu poklesu 

koncentrací silných kyselých aniontů síranů (SO4
2-
) a dusičnanů (NO3

-
) a také poklesu 

toxických iontů hliníku (Al
3+

) (Hruška a Ciencala, 2002). 

Průběh a aspekty acidifikace se odvíjí od sloţení horninového podloţí a vegetačního 

pokryvu, které ovlivňují vlastnosti půd a tím i odolnost ekosystému vůči kyselé 

atmosférické depozici (Kukal a Reichmann, 2000). Acidifikace lesních půd je přirozený 

proces, který je posledních 100 let výrazně narušován lidskou činností. V přirozených 

podmínkách tvoří převáţnou část aniontů v povrchové a půdní vodě přírodní organické 

kyseliny. Během acidifikace obecně dochází k vyplavování bazických kationtů 

(Ca
2+

, Mg
2+

, Na
+
, K

+
) v důsledku neutralizace kyselin v půdách. Dále můţe docházet 

k sniţování pH, následné mobilizaci toxického (Al
3+

) a poškození kořenové soustavy 

stromů, defoliaci a sníţení biodiverzity prostředí. Nejnáchylnější k acidifikaci jsou půdy na 

přirozeně kyselých stanovištích. Ve většině půd tvoří hlavní zdroj pro sorpční komplex 

humus, který je schopen vázat bilančně největší zásoby ţivin. Dochází-li k narušení 

procesů tvorby humusu a úbytkům v jeho zásobě, stávají se půdy i lesy mnohem citlivější 

na kyselé vstupy (Samec et al., 2009). 

5.1. Retence síranových iontů v půdě 

Jakmile kyselina sírová vstoupí prostřednictvím atmosférické depozice na zemský povrch, 

dochází k půdní adsorpci, která z části zabraňuje aniontům kyselin negativně ovlivnit 

kvalitu povrchových vod. Půdní adsorpční kapacita je jednou z významných vlastností 

půd. Sorpce je ovlivněna geologickým podloţím, typem a mocností půdy, hodnotou pH 

půdního roztoku, povrchem a plochou jílových minerálů, povrchovým nábojem 

a charakterem koloidů i obsahem dalších iontů v půdním roztoku (Scherer, 2009). Nejvyšší 

síranovou adsorpční kapacitu mají půdy obsahující oxidy ţeleza a hliníku vzniklé při 

pedogenezi oxidací původní matečné horniny, půdy vyvinuté na metamorfovaných 

horninách jako jsou pararuly a migmatity. Nejniţší adsorpci mají obecně půdy na 

vyvřelých kyselých horninách (Cosby et al., 1986).  
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Ionty (SO4
2-

) se naváţou na povrch koloidů jílových minerálů a nepostupují dále do 

podzemních a povrchových vod, dokud se adsorpční kapacita nevyčerpá. Po tuto dobu 

nemohou adsorbované ionty (SO4
2-

) způsobit okyselení povrchových vod (Hruška a Majer, 

1996). Adsorpce síranů hraje důleţitou roli především v silně aţ slabě kyselých půdách 

(Bembi a Nieder, 2003) a je nejvyšší při pH  4, kdy jsou sírany vázány na hydratované 

oxidy ţeleza a hliníku (Scott, 1976).  

Na druhou stranu, pokud adsorpce síranů zpomaluje a brání acidifikaci, potom i desorpce 

probíhá zpomaleně a zotavení z acidifikační zátěţe trvá déle. Pokles síranů v povodí, 

jako reakce na sníţení kyselé depozice, se bude mnohem více projevovat v méně 

vyvinutých půdách s nízkou adsorpcí síranu, neţ naopak v mocných a dobře vyvinutých 

půdách (Prechtel et al., 2001). Zadrţení síranů v půdách můţe být krátkodobé v řádu 

měsíců a dlouhodobé v řádu desetiletí (Cosby et al., 1986; Majer a Hruška, 1996). 

5.2. Organicky vázaná síra 

Adsorpce či desorpce anorganických síranů v půdách, ani zvětrávání minerálů obsahující 

síru nezpůsobuje frakcionaci izotopů síry. (Novák et al., 1996, 2000, 2005) se zaměřil na 

pozorování původu síry v povodích na základě frakcionace izotopů síry v odtoku. 

Pro predikci acidifikace pomocí matematických modelů totiţ nebývá jako zdroj uvaţována 

organicky vázaná síra, i kdyţ můţe tvořit aţ 50 % síranů v odtoku. V oblastech extrémně 

postiţených kyselým spadem na území České republiky docházelo v polovině 90. let aţ 

k trojnásobnému vyplavování síry, neţ jaký by odpovídal aktuálnímu přísunu 

prostřednictvím atmosférické depozice. Tato síra byla izotopově lehčí a obsahovala vysoký 

podíl organicky cyklované síry. Naopak v povodích méně zasaţených odtékalo méně 

síranů s izotopově těţkou sírou. Vysvětlením pro tento jev můţe být stále probíhající 

organická akumulace síry v půdách. S následky acidifikace by se ekosystémy mohly 

vyrovnávat delší dobu, neţ se předpokládá na základě matematických modelů acidifikace.  

5.3. Pufrační mechanismy 

Odolnost půd a povrchových vod proti kyselým vstupům je závislá na pufračním 

mechanismu, který brání změně pH neutralizací vodíkových iontů. Vlastnosti hornin jako 

je typ matečné horniny, rychlost zvětrávání, obsah prvků alkalických zemin a vlastnosti 

půd jako je stupeň nasycení sorpčního komplexu bazickými kationty, přirozená půdní 

reakce, mocnost půd určují, který mechanismus neutralizace kyselých vstupů v půdě a 

vodě převaţuje (Tab. 1). 
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Tab. 1: Pufrační mechanismy půdy 

Mechanismus Hodnota pH Příklad 

Zvětrávání karbonátových 

minerálů 
8,6 aţ 6,2 CaCO3 + H2O ↔ Ca

2+
 + 2HCO3

- 

Zvětrávání silikátových 

minerálů 
6,2 aţ 5,0 

CaAL2Si2O8 + 2H2O → Ca
2+

 +HCO3
-
 + 

Al2Si2O5 (OH)4 

Kationtová výměna 5,0 aţ 4,2 Ca
2+
≡ + 2H

+
 ↔ Ca

2+
 + 2H

+
≡ 

Zvětrávání Al oxidů 

a hydroxidů 
4,2 aţ 2,8 Al(OH)3 + 3H

+
 ↔ Al

3+
 + 3H2O 

Zvětrávání Fe oxidů 

a hydroxidů 
3,8 aţ 2,4 Fe(OH)3 + 3H

+
 ↔ Fe

3+
 + 3H2O 

(Upraveno podle Šarapatka et al.,2003; Ulrich a Summer, 1991) 

5.3.1. Uhličitan vápenatý 

V půdních horizontech, které obsahují jemnou frakci uhličitanu vápenatého (CaCO3), jsou 

kyseliny neutralizovány podle uvedené rovnice v Tab. 1. Rychlost neutralizace je 

ovlivněna rychlostí rozpouštění (CaCO3), rychlostí produkce oxidu uhličitého (CO2), 

hodnotou pH, koncentracemi iontů vápníku (Ca
2+

) a hydrogenuhličitanů (HCO3
-
). 

Mechanismus je uplatňován v rozmezí pH 8,6 – 6,2 (Ulrich a Summer, 1991). Hliník 

(Al
3+

) zůstává nemobilní (Hruška a Krám, 2003; Ulrich a Summer, 1991; Drever, 1982). 

5.3.2. Zvětrávání silikátových hornin  

Hodnoty pH půdního roztoku okolo 6 znamenají, ţe neutralizace (CaCO3) jiţ nehraje 

významnou roli. Zvětrávání silikátů je jediným neutralizačním mechanismem. Proces 

můţe být popsán jako uvolňování kationtů alkalických kovů a kovů alkalických zemin ze 

silikátových mříţek primárních minerálů výměnou za (H
+
). Uvolněné kationty mohou být 

navázány na sekundární jílové minerály vzniklé ze zvětralých silikátových mříţek. 

Kyselina křemičitá je nakonec přeměněna na oxid křemičitý (SiO2) a vodu (H2O). (Ulrich a 

Summer, 1991). 

5.3.3. Výměna kationtů 

Pokud dojde k překročení rychlosti zvětrávání silikátů a překročení protonové zátěţe, 

začne probíhat kationtová výměna na negativně nabitém povrchu koloidních částic. 

S klesajícím pH postupně dochází ke sniţování obsahu výměnných bazických kationtů 

(Mg
2+

, Ca
2+

, K
+
, Na

+
) z půdního sorpčního komplexu, které jsou nahrazovány kyselými 

kationty (H
+
, Al

3+
, Fe

3+
). Tento proces je vratný a probíhá v podmínkách pH 5,0 – 4,2. Při 

dalším poklesu pH se stává hlavním neutralizačním procesem zvětrávání hydratovaných 

oxidů hliníku a ţeleza. 
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5.3.4. Uvolňování hliníku 

Hliník je lehký monomerický polokov, který se hojně vyskytuje v zemské kůře, kde je 

nejčastěji vázán v hlinito-křemičitanových minerálech, hydroxidech, oxidech, 

metamorfovaných a vyvřelých horninách. V důsledku nadbytku (H
+
) dochází v půdě 

k uvolňování toxického iontu (Al
3+

), který se zde vyskytuje ve formě oktaedru s šesti 

navázanými molekulami vody – Al(H2O)6
3+

 (Kochian, 1995). Mobilizace toxického (Al
3+

) 

ze sekundárních jílových minerálů do půdního prostředí je realizována za nízkých hodnot 

pH, které se u různých autorů liší: pH < neţ 4,2 (Ulrich, 1983), pH < 4,5 (Walna, 1998) 

a pH < 5 (Driscoll et al., 2003). Uvolněním iontů (Al
3+

) do půdního roztoku a půdního 

výměnného komplexu jsou vstupující (H
+
) neutralizovány a hodnoty pH jsou dočasně 

stabilizovány. 

Uvolňování (Al
3+

) je ovlivňováno rychlostí, stupněm zvětrávání a rozpustností pevných 

fází hliníku: hydroxidů hliníku (gibbsitu Al(OH)3), sekundárních jílových minerálů 

(kaolinit, anortit, albit), hydroxysíranů (jurbanit, alunit), fosforečnanů (variscit) 

s rozdílnými rychlostmi zvětrávání a rovnováhou s organickými komplexy s pevně 

vázaným hliníkem (Cronan, 1986). Podle Muldera a Steina (1994) nemusí být aktivita 

(Al
3+

) v půdním roztoku  silně kyselých lesních půd řízena pouze kinetickou rovnováhou 

rozpustnosti minerálu gibbsitu
3
, ale větší měrou můţe být regulována pevnou fází 

organicky vázaného hliníku jak v organických tak v minerálních půdních horizontech 

relativně chudých na organicky vázaný uhlík (DOC). Podmínky, za kterých je uvolňování 

a komplexace (Al
3+

) amorfními organickými a anorganickými sloučeninami realizována, 

však zůstávají nejasné. Nicméně v podmínkách nízkého obsahu minerálu gibbsitu v půdách 

je rozpustnost hliníku regulována reakcemi s organickou půdní hmotou (Berggren a 

Mulder, 1995). 

Ionty (Al
3+

) jsou při zvýšených koncentrací škodlivé pro většinu organismů. Toxicita 

u rostlin se projevuje inhibicí růstu kořene a změnou morfologie jemných kořínků 

(Poschenrieder et al., 2008; Ma, 2007; Ulrich a Summer, 1991). Cytoplazmatická 

membrána má záporný náboj, proto se na ni (Al
3+

) váţe, a to aţ 500 krát silněji neţ vápník 

(Ca
+
). V důsledku změny povrchového napětí dochází ke změně struktury a funkce 

cytoplazmatické membrány (Kochian et al., 2004), přičemţ je narušen vodní reţim 

a příjem ţivin. Toxicita (Al
3+

) spíše neţ na absolutních koncentracích iontů tohoto prvku 

v půdách závisí na poměru
4
 bazických kationtů vůči kationtům hliníku 

(Hofmeister a Hruška, 2002; de Wit et al., 2010). Pokud je molární poměr v půdním 

                                                 
3
 Publikované modely pro predikci vývoje acidifikace (BIRKENES, MAGIC, SAFE, SMART) 

předpokládají, ţe aktivita Al
3+ 
je regulována rovnováhou s Al(OH)3 fází. 

4
 (Ca+Mg+K)/Al, Bc/Al 
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roztoku kořenové zóny menší neţ 1, hrozí riziko poškození (Hruška et al., 2009). Bylo 

pozorováno, ţe dochází k disproporcím ve výţivě, protoţe se v jehlicích sniţuje obsah 

hořčíku (Mg
2+

), zatímco obsah (Ca
2+

) zůstává nezměněný (de Wit et al., 2010). Při vyšších 

poměrech je dalším aspektem spojeným s toxicitou (Al
3+

) v lesních ekosystémech relokace 

kořenových systémů, především smrků, z minerálních půdních horizontů do vyšších 

horizontů, kde jsou koncentrace (Al
3+

) niţší (Hruška et al., 2009; Hruška a Ciencala, 

2003). Takto deponované kořeny jsou posléze vystaveny působení nepříznivých 

klimatických faktorů. 

5.4. Biologická fixace dusíku 

Dusík je jeden z klíčových prvků limitující rostlinný růst. Nejdůleţitějším zdrojem dusíku 

v půdách je jeho biologická fixace bakteriemi a rozklad organické hmoty. Tyto procesy 

jsou silně ovlivněny lidskou činností, která zvyšuje dostupnost dusíku v půdách, a to 

dvěma hlavními způsoby: prostřednictvím hnojiv a prostřednictvím suché a mokré 

atmosférické depozice. Nárůst vázaného dusíku v půdách způsobuje změny 

biogeochemických procesů
5
. Spolu s rostoucím trendem emisí dusíku do ovzduší dochází 

k překračování kritických zátěţí dusíku v lesních ekosystémech (Hruška et al., 2009; 

Samec et al., 2009; Hruška a Ciencala, 2002). Pro nepoškozené jehličnaté lesy je typické, 

ţe váţou velké mnoţství dusíku a téměř vůbec nedochází ke ztrátám vymýváním. 

S dlouhodobým zvyšováním vstupů dusíku do lesních ekosystémů dochází postupně 

k saturaci ekosystému a ke zvýšení frakce dusíku v odtoku, coţ můţe vést k acidifikaci 

povrchových vod (Oulehle a Hruška, 2008). Stupeň retence vstupujícího dusíku v lesních 

ekosystémech souvisí s rychlostí rozkladu opadu, která je vyjádřena jako poměr uhlíku 

a dusíku (C:N) v organických horizontech lesních půd. Pro jehličnaté lesy s půdami 

chudými na ţiviny a pomalu zvětrávajícím podloţím je typický poměr C:N > 30. 

Výsledkem je nízká biologická aktivita půdních organismů, vysoká vrstva nerozloţeného 

opadu (Hruška a Ciencala, 2003) a předpokládaná vysoká schopnost ekosystému saturovat 

dusík, přičemţ společenstva ve stádiu sukcese spotřebovávají více dusíku neţ ty, která jsou 

ve stádiu klimaxu. Mnoţství vyplavovaných sloučenin dusíku odráţí schopnost daného 

ekosystému dusík vyuţívat. Dusík je imobilizován činností nitrifikačních bakterií, které 

získávají energii z přeměny (NH4
+
) na (NO3

-
), kdy jsou oxidací 1 molu (NH4

+
) do půdy 

uvolněny 2 moly (H
+
) (Hruška a Kopáček, 2009; Samec et al., 2008; 

De Vries a Breeuwsma, 1987). Atmosférický spad amonných iontů přispívá k acidifikaci 

půd a povrchových toků více, neţ kdyby na zemský povrch dopadala jen samotná kyselina 

                                                 
5
 Dekompozice organického materiálu (humifikace, mineralizace) 
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dusičná (Hruška a Kopáček, 2009). Rostliny fixují dusík prostřednictvím iontové výměny, 

přijímané kationty (NH4
+
) jsou vyměňovány za kationty (H

+
) v poměru 1:1 a jsou vyuţity 

pro tvorbu aminokyselin. Vyplavování dusíku má výrazný sezonní charakter. V létě je 

biologická spotřeba dusíku vyšší oproti zimním měsícům, a tak dochází ke sníţení 

mnoţství v odtoku (Moldan a Wright, 2011). 
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6. Acidifikace malých lesních povodí ve Slavkovském 
lese 

Acidifikace vodních ekosystémů můţe být vyjádřena dvěma faktory. Hodnotou pH 

(intenzity) jako záporného logaritmu mnoţství vodíkových iontů a hodnotou kyselinové 

neutralizační kapacity ANC
6
 nebo také alkalinitou ALK

7
 (acid neutralizing capacity, 

alkalinity), jako míry schopnosti systému odolávat změnám pH, která je vyjádřená 

v jednotkách ekvivalentů
8
 na litr –  µekv. L

-1
 (Norton a Veselý, 2005; Benbi a Nieder 

2003; Hruška a Ciencala, 2003). Průměrná hodnota ANC niţší neţ 200 µekv. L
-1

 vypovídá, 

ţe povodí není odolné vůči acidifikaci (Norton a Veselý, 2005). 

Účinky a mechanismy kyselé atmosférické depozice v povrchových vodách České 

republiky budou blíţe diskutovány na příkladu dvou malých povodí (Obr. 2) s kontrastním 

geologickým podloţím (Tab. 2) ve Slakovském lese, která byla vystavena obdobným 

tokům kyselé atmosférické depozice. Alkalinita v povodí Pluhův Bor dosahuje průměrných 

hodnot 940 µekv. L
-1
, naopak povodí Lysina vykazuje záporné hodnoty ALK, a to 

průměrných -60 µekv.L
-1

 (Krám et al., 2012). Obě povodí leţí v nadmořské výšce nad 700 

m n. m., mají podobnou rozlohu a vegetační pokryv (Tab. 3).  

 

Tab. 2: Převládající hornina, geologická jednotka a půdní typ v pozorovaných povodích. 

Název 

povodí 
Geologická jednotka 

Převládající 

hornina 
Půdní typ 

Lysina Kynţvartský masiv  Leukogranit Kryptopodzol 

Pluhův Bor Mariánsko-lázeňský 

metabazitový 

komplex 

Serpentinit Hnědozem 

 

(Převzato a upraveno podle Krám et al., 2012; Fottová et al., 2010) 

 

Tab. 3: Fyzicko-geografická charakteristika pozorovaných povodí 

Název povodí 
Plocha povodí 

(ha) 

Výška 

(m n. m.) 

Smrk ztepilý 

% 

Lysina 27 829-949 100 

                                                 
6
 ANC je rozdílem sumy silných bazických kationtů a sumy silných kyselých aniontů (SBC-SAA) 

(Ca
2+

 + Mg
2+

 + Na
+
 + K

+
) – (SO4

2-
 + NO3

-
 + Cl

-
 +F

-
)  

7
 ALK je rozdílem sumy slabých kyselých aniontů a slabých kyselých kationtů (WAA-WAC) 

(OH
-
 + CO3

2-
 + HCO3

-
 +Org

x-
) – (H

+
 + Al

+3-n
(OH

-
)n) 

8
 1 ekvivalent je roven 1 molu náboje 
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Pluhův Bor 22 690-804 88 

(Upraveno podle Krám et al., 2012; Krám a Hruška, 2010; in Birkle a Torres-Alvarado, 

2010) 

 

 

Obr. 2: Situační mapa povodí Lysina a Pluhův Bor v roce 2012 (vytvořeno pomocí 

programu ArcGIS). 

 

6.1. Získávání a zpracování dat 

6.1.1. Měření srážek a suché depozice 

Mokrá vertikální depozice se suchým spadem je odebírána do trvale otevřených 

odběrových nádob umístěných na volné ploše (bulk precipitation), přičemţ toto měření 

nezahrnuje celkovou část suché depozice. Celkové mnoţství vstupující síry do ekosystému 

suchou depozicí poskytují údaje ze sráţek odebíraných pod korunami stromů (throughfall). 

Nádoby na odebírání sráţek jsou vyrobeny z polyetylénu, které jsou úzkým hrdlem 

s monofilovým filtrem spojeny se zásobní láhví. V zimních měsících bývají tyto nádoby 

nahrazeny polyetylenovým vědrem. Kolem okrajů jsou umístěny ostré hroty proti sedání 

ptáků. Sráţky ze suché i mokré depozice jsou slévány pro měsíční analýzy. 
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6.1.2. Měření okamžitého průtoku odebírání vzorků pro 
chemickou analýzu 

Ke sledování průtoku v řádu jednotek aţ desítek L. s
-1

 se pouţívají ostrohranné měrné 

přepady s trojúhelníkovým výřezem (V notch weir). Mezi jednodušší pouţívanou metodu, 

při nízkém průtoku, patří měření času potřebného k naplnění nádoby o známém objemu. 

V povodích je vyuţívána limnigrafická stanice s plovákovou studnou, která je propojena 

s nádrţí nad přepadem. Ve stanici se nachází limnigraf, který mechanicky pořizuje záznam 

o výšce vodní hladiny. V povrchové vodě dochází k odebírání vzorků pro chemickou 

analýzu v týdenních intervalech, během extrémních vodních stavů dochází ke vzorkování 

častěji. Pravidelně se analyzuje pH, ALK, obsahy kationtů (Mg
2+

, Ca
2+

, K
+
, Na

+
, NH4

+
) a 

aniontů (NO3
-
, SO4

2-
, Cl

-
, F

-
), celkový a organický hliník, DOC. 

6.1.3. Úprava datových souborů 

Datový soubor z povodí Lysina a Pluhův Bor obsahoval data z pozorování průtoku (L. s
-1

), 

pH, koncentrací síranů (mg. L
-1
) a sráţek (mm). Tato data mi byla poskytnuta doktorem 

Pavlem Krámem z České geologické sluţby. Data byla připravena v aplikaci MS EXCEL 

v týdenních intervalech s přesným datem měření. Po obdrţení byly údaje z obou povodí 

jednotlivě upraveny v programu MS EXCEL do formátu měsíčních průměrů (pouţit byl 

aritmetický průměr, medián se výrazně nelišil). Datový soubor chemické analýzy sráţek 

a jejich mnoţství byl jiţ obdrţen v měsíčních intervalech. Pro účely bakalářské práce byly 

jednotlivé soubory hodnot v měsíčních intervalech dále upraveny do ročních průměrů 

podle hydrologického roku (hydrologický rok – od 1. 11 do 31. 10.), v případě povodí 

Lysina v období 1990 – 2010, v případě povodí Pluhův Bor v období 1992 – 2010 

a v případě podkorunových sráţek v období 1991 – 2010. Takto upravené hodnoty byly 

pouţity pro popis vývoje koncentrací síranů, pH v povodí a podkorunových sráţkách. Pro 

korelační analýzu závislosti koncentrací síranů na velikosti průtoku byly pouţity 

jednoduché bodové diagramy a logaritmická regresní funkce v programu MS EXCEL. 

6.2. Geologická stavba širšího okolí  

Obě povodí leţí v CHKO Slavkovský les, který se nachází v Karlovarském kraji nedaleko 

hranic s Německou spolkovou republikou a má rozlohu 610 km
2
. CHKO Slavkovský les je 

geologicky velmi pestrým územím. Z geologického hlediska náleţí svou větší částí 

k jihovýchodu sasko-durynské oblasti Českého masivu (saxothuringikum) a hraničí 

s tepelským krystalinikem, které je součástí západní části středočeské oblasti Českého 

masivu (bohemikum, tepelsko-barrandienská oblast). Hranici mezi oběma jednotkami tvoří 

hlubinný litoměřický zlom, skrytý pod mladšími uloţeninami (Chlupáč et al., 2011).  
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Jiţní hranice Slavkovského lesa je dána linií mariánskolázeňského zlomu. Centrální část 

Slavkovského lesa tvoří slavkovské krystalinikum svrchně proterozoického stáří, které je 

proniknuto a kontaktně metamorfováno intruzemi variských granitoidů, které tvoří 

karlovarský pluton a jsou podloţím terciérních uloţenin v oháreckém riftu 

(Chlupáč et al., 2011; Voţenílek et al., 2002). Starší hluboce metamorfované jádro je 

tvořeno granity, rulami a migmatity. Obalové série jsou méně metamorfované a tvořeny 

pararulami (Voţenílek et al., 2002). Podél linie litoměřického zlomu se vyskytuje 

mariánsko-lázeňský komplex, který je naším plošně největším komplexem 

metamorfovaných bazických a ultrabazických vulkanitů (Chlupáč et al., 2011). Toto 

převáţně amfibolitové těleso obsahuje patrné pásmo serpentinitů, které je známé pod 

názvem Mnichovské hadce. Na konci druhohor byla oblast parovinou, během saxonské 

tektogeneze došlo k vertikálním pohybům a oblast byla vyzdviţena. Nejvyšší oblast tvoří 

masív Lesný s vrcholy Lysina (982 m) a Lesný (983 m). Směrem na severovýchod 

a jihovýchod postupně klesá a směrem na jihozápad od masívu Lesný oblast prudce klesá 

do tektonické sníţeniny. Na západě a severozápadě je patrná třetihorní hrásťová stavba 

(Voţenílek et al., 2002). Pozůstatkem třetihorní vulkanické a tektonické činnosti jsou 

výskyty výronů plynů, termálních a minerálních vod, jejichţ sloţení je odrazem pestrého 

geologického prostředí. 

6.3. Fyzicko-geografická charakteristika Slavkovského lesa 

Průměrné roční sráţkové úhrny se pohybují mezi 600 aţ 1000 mm. Nejvíce svlaţovanou 

částí Slavkovského lesa je okolí vrchů Lesný a Lysina. Dlouhodobý průměrný roční 

sráţkový úhrn v těchto místech dosahuje více neţ 900 mm (Ochrana přírody a krajiny 

v České republice, 2011). Dlouhodobé průměry roční teploty vzduchu se pohybují 

v rozmezí 5 aţ 6 °C a převaţuje zde západní vzdušné proudění (Krám a Hruška, 2010). 

Hlavní vegetační pokryv ve Slavkovském lese tvoří druhotné smrkové monokultury 

pokrývající 53 % rozlohy oblasti. Reliktní borové lesy jsou spojeny se serpentinitovým 

podkladem, který je znám výskytem endemického rostlinného druhu roţce kuřičkolistého 

(Cerastium alsinifolium). V jihozápadní části CHKO Slavkovský les se vyskytují Kladská 

rašeliniště a SOOS.  

Severní část Slavkovského lesa se nachází v bezprostřední blízkosti tepelných elektráren 

(Tisová), které spalují hnědé uhlí těţené v třetihorních podkrušnohorských pánvích, a také 

v blízkosti chemických závodů. Během období 1972 – 1991 zde koncentrace (SO2) ve 

vzduchu dlouhodobě dosahovaly hodnot vyšších neţ 60 µg. m 
-3

. V centrální části 

Slavkovského lesa byly naměřené hodnoty niţší, a to 30 µg. m 
-3

. Do roku 2000 zde 
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koncentrace (SO2) ve vzduchu poklesly více neţ 6 krát, coţ se projevilo obrovským 

poklesem koncentrací (SO4
2-

) v povrchových vodách, jaký nebyl zaznamenán v jiných 

monitorovaných územích Evropy a severní Ameriky (Majer et al., 2005). 

6.4. Povodí Lysina a Pluhův Bor 

Povodí Lysina i Pluhův Bor jsou monitorována od začátku 90. let (Lysina 1989, Pluhův 

Bor 1991) a od roku 1994 jsou součástí sítě malých lesních povodí GEOMON v České 

republice a mezinárodní sítě ILTER (The international Long-Term Ecological Research). 

Látkové toky v povodí Lysina jsou také zpracovávány pro mezinárodní databázi regionální 

Evropské hospodářské komise Organizace spojených národů ICP-IM (International 

Cooperative Programme – Integrated Monitoring), dále jsou povodí Lysina a přidruţený 

Pluhův Bor zapojena do projektu SoilTrEC (Critical Zone of Observatories of Europe) pod 

hlavičkou Evropské komise. (Krám, 2005; 2012; CZ-LTER).  

Jak uţ bylo zmíněno, obě povodí leţí na geologicky kontrastním podloţí. Povodí Lysina 

leţí na leukokratní ţule s nízkým obsahem tmavých minerálů. Povodí Pluhův Bor leţí na 

serpentinitu, který je monominerální hořečnato-silikátovou horninou. Serpentinit vzniká 

přeměnou ultrabazických magmatitů (peridotitů a pyroxenitů). (Tab. 4, 5). Geochemické 

sloţení podloţí je hlavním faktorem, který ovlivňuje chemické sloţení povrchových vod 

v povodí (Krám et al., 2012, Drever, 1982). Chemické sloţení povrchového toku můţe být 

ovlivněno dlouhodobým působením kyselé atmosférické depozice, protoţe můţe dojít ke 

změně rychlosti zvětrávání a můţe být sníţena neutralizační kapacita půd a pH. 

 

Tab. 4: Hlavní horninotvorné minerály v pozorovaných povodích. 

Hornina 
Hlavní horninotvorné 

minerály 
Zjednodušený chemický vzorec 

Leukogranit Ortoklas 

Plagioklas 

Křemen 

KAlSi3O6 

(Na,Ca)AlxSixO8 

SiO2 

Serpentinit Antigorit 

Mastek 

Mg3Si2O9 

Mg3Si4O10(OH)2 

(Převzato a upraveno podle Krám, 2005; in Šír et al., 2005) 

 

Tab. 5: Chemické sloţení horninového typu ve studovaných povodích. 

Chemické 

sloţení 

Leukogranit 

% 

Serpentinit 

% 

SiO2 73,00 41,00 

MgO 0,10 36,00 

CaO 0,50 0,30 

K2O 4,40 0,02 
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Na2O 2,90 0,02 

Fe2O3 0,70 6,40 

Al2O3 14,00 1,20 

FeO 1,40 1,50 

MnO 0,07 0,13 

H2O+ 1,20 12,00 

H2O- 0,30 0,90 

Ni <0,01 0,20 

Cr <0,001 0,20 

(Převzato a upraveno podle Krám et al. 2009; Krám 1997) 

 

Jak uvádí Krám et al. (2012), převaţující ionty v potoční vodě se v obou povodích liší 

(Tab. 6). Na Lysině při nízkém průtoku dominují kationty vápníku, sodíku, anionty síranů 

a menší mnoţství aniontů organických kyselin. Naopak při vysokém průtoku dominují 

v kationtové sloţce vodík, hliník a anionty organických kyselin převaţují nad sírany. 

V povodí Pluhův Bor je situace odlišná. Při nízkém průtoku jsou vyplavovány kationty 

hořčíku a anionty hydrogenuhličitanů. Při středním průtoku lze pozorovat proměnlivé 

zastoupení aniontů hydrogenuhličitanů a síranů. Při vysokém průtoku jsou anionty 

zastoupeny organickými kyselinami, coţ znamená, ţe povodí se pomalu zotavují 

z acidifikační zátěţe. 

 

Tab. 6: Převaţující hydrochemické sloţení průtoku v pozorovaných povodích v období 

2001 – 2010. 

 Nízký průtok Střední průtok Vysoký průtok 

Lysina Ca-Na-SO4-Org. Ca-Na-(Al)-(H
+
)-SO4-Org H-Al-(Ca)-Org-SO4 

 Ca-Na-SO4  H-Al-Org-SO4 

Pluhův Bor Mg-HCO3 Mg-HCO3-SO4-Org Mg-HCO3-Org-SO4 

  Mg-HCO3-Org  

(Upraveno podle Krám et al., 2012) 

6.5. Vývoj acidifikace a současný stav povodí 
v pozorovaném období 1990 – 2010  

Koncentrace síranů se v pozorovaném období 1990 (1991, 1992) – 2010 sniţovaly velmi 

výrazně v atmosférické depozici a následně i v povrchovém odtoku. Sírany, které jsou 

vyplavovány z povodí, převyšují vstupy, protoţe v minulosti zvýšené mnoţství 

deponované síry bylo bioticky a abioticky kumulováno v půdách. Desorpce 

akumulovaných síranů z půdy probíhá podle předpokladů se zpoţděním 
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(Hruška a Krám, 2003) také v důsledku půdních interakcí v půdě s bazickými kationty a 

hliníkem (Bohn et al., 1985).  

 

Obr. 3: Koncentrace síranů v povodí Lysina (1990 – 2010), Pluhův Bor (1992 – 2010) a 

v podkorunové depozici (1991 – 2010) 

 

Průměrné roční koncentrace síranů v podkorunových sráţkách poklesly v pozorovaném 

období 1991 - 2010 o 93 %. Z hodnot 25,42 mg. L
-1

 na 1,88 mg. L
-1
. Nejvýraznější byl 

pokles v první dekádě pozorování. Tento pokles souvisel se zavedením mezinárodních 

a tuzemských emisních limitů pro velké stacionární zdroje znečištění a také s dokončením 

nákladných instalací odsiřovacích zařízení v uhelných elektrárnách na konci 90. let. 

Průměrné roční koncentrace síranů v odtoku obou povodí se od začátku měření sníţily 

o 70 % (Obr. 3, Tab. 7, 8). Stejně jako v případě atmosférické depozice byl nejvýraznější 

pokles zaznamenán do konce 90. let (Obr. 4, 5). Po roce 2002 mají koncentrace nadále 

mírně klesající trend (Obr. 4, 5). Koncentrace síranů se v povodí Lysina sníţily 

z 27,50 mg. L
-1

 na 8,20 mg. L
-1
, coţ je stále 10 krát více neţ činí odhad přirozených hodnot 

z roku 1850 před začátkem acidifikace (Hruška a Krám, 2003). V povodí Pluhův Bor se 

koncentrace sníţily z 39,07 mg. L
-1

 na 10,44 mg. L
-1

. Pokles byl ve srovnání s povodím 

Lysina markantnější, a to i přesto, ţe jsou v odtoku stále měřeny vyšší koncentrace neţ na 

Lysině. Nárůst průměrných koncentrací síranů jak v podkorunových sráţkách, tak 

v potoční vodě obou povodí v roce 2003, byl způsoben extrémně nízkými sráţkovými 

úhrny, kdy se sírany akumulovaly v půdě a na povrchu vegetace a nebyly vyplaveny.  
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Obr. 4: Srovnání koncentrací síranů v povodí Lysina v letech 1990 – 2002 a 2003 – 2010.  
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Obr. 5: Srovnání koncentrací síranů v povodí Pluhův Bor v letech 1990 – 2002 a v letech 

2003 – 2010. 

 

Tab. 7: Roční průměrné, minimální, maximální hodnoty a směrodatná odchylka měsíčních 

koncentrací síranů v mg. L
-1

 pro povodí Lysina v letech 1990 – 2010 a procentuální změna 

oproti referenčnímu roku 1990.  

Lysina x  Minimum Maximum σ 
Změna oproti roku 

1990 

1990 27,50 24,50 31,20 2,12 

   1991 27,28 25,03 30,02 2,20 1% -2% 4% 

1992 26,00 21,03 31,50 2,08 5% 14% -1% 

1993 22,47 18,73 28,63 1,76 18% 24% 8% 

1994 20,65 17,66 22,60 1,77 25% 28% 28% 

1995 16,92 13,93 20,52 1,79 38% 43% 34% 

1996 17,95 14,08 23,03 1,66 35% 43% 26% 

1997 19,01 15,94 22,63 1,82 31% 35% 27% 

1998 18,77 11,85 23,53 1,77 32% 52% 25% 

1999 14,19 10,46 19,50 1,56 48% 57% 38% 



26 

 

2000 15,03 10,45 19,38 1,56 45% 57% 38% 

2001 12,77 10,36 18,03 1,45 54% 58% 42% 

2002 9,88 7,23 13,73 1,42 64% 70% 56% 

2003 14,24 8,01 26,08 1,51 48% 67% 16% 

2004 15,12 10,46 20,66 1,90 45% 57% 34% 

2005 10,13 6,62 13,85 1,87 63% 73% 56% 

2006 10,28 7,02 13,23 1,87 63% 71% 58% 

2007 8,09 5,28 13,14 1,80 71% 78% 58% 

2008 9,59 6,49 12,83 2,15 65% 74% 59% 

2009 10,06 5,45 16,28 2,13 63% 78% 48% 

2010 8,20 5,23 11,16 2,30 70% 79% 64% 

 

Tab. 8: Roční průměrné, minimální, maximální hodnoty a směrodatná odchylka 

koncentrací síranů v mg. L
-1

 pro povodí Pluhův Bor v letech 1992 – 2010 a procentuální 

změna oproti referenčnímu roku 1992.  

Pluhův 

Bor 
x  Minimum Maximum σ Změna oproti roku 1992 

1992 39,07 25,83 54,85 9,23 

   1993 37,53 24,78 47,80 9,32 4% 4% 13% 

1994 35,18 25,87 49,60 9,45 10% 0% 10% 

1995 31,01 23,70 37,40 8,64 21% 8% 32% 

1996 32,46 27,88 35,16 8,41 17% -8% 36% 

1997 31,58 24,80 37,80 7,84 19% 4% 31% 

1998 29,09 23,11 35,92 7,52 26% 11% 35% 

1999 22,75 18,04 25,48 7,74 42% 30% 54% 

2000 20,41 14,18 24,68 7,49 48% 45% 55% 

2001 17,60 6,97 20,78 7,80 55% 73% 62% 

2002 14,80 11,67 18,48 8,25 62% 55% 66% 

2003 19,07 12,57 25,87 8,38 51% 51% 53% 

2004 17,68 11,16 25,50 8,12 55% 57% 54% 

2005 13,74 10,85 19,16 7,83 65% 58% 65% 

2006 15,94 10,67 29,77 8,18 59% 59% 46% 

2007 11,94 9,67 15,56 7,90 69% 63% 72% 

2008 13,82 10,53 17,14 7,44 65% 59% 69% 

2009 14,32 11,45 19,80 7,32 63% 56% 64% 

2010 10,44 7,01 12,91 7,15 73% 73% 76% 

 

6.6. Vývoj závislostí koncentrací síranů na velikosti 
průtoku 

V bakalářské práci jsem se dále zaměřila na závislost dvou proměnných, nezávislou 

proměnou průtok a závislou proměnou, kterou jsou aktuální koncentrace síranů. V povodí 

Pluhův Bor jsem stejně jako Shanley et al. (2004) pozorovala v první polovině 90. let 

významnou přímou závislost mezi koncentracemi síranů a průtokem (Obr. 6), která se 

postupně vyvinula spolu s poklesem celkových koncentrací síranů o více neţ 73 % 
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v závislost nepřímou. Druhé povodí Lysina v první polovině 90. let vykazovalo nezávislost 

mezi proměnnými, která se v průběhu druhé poloviny 90. let také proměnila v nepřímou 

závislost. 

6.6.1. Povodí Pluhův Bor 

Koncentrace síranů se v první polovině 90. let zvyšovaly s rostoucím průtokem (Obr. 6). 

Během tohoto pozorovaného období došlo k 10% poklesu koncentrací síranů v potoční 

vodě. Přímou závislost můţeme z části vysvětlit povahou půdního typu v povodí Pluhův 

Bor. Místní hnědozem se vyznačuje vysoce sorpčně nasyceným svrchním půdním 

horizontem A, bazická saturace půd v povodí dosahovala v roce 1993 89 % 

(Hruška a Krám, 2003). Část síranů byla akumulována ve svrchním půdním horizontu, 

který je přímo vystaven změnám hydrologických poměrů. Nezávislost mezi koncentracemi 

a průtokem byla pozorována v období 1995 – 2002 (Obr. 7). Sírany byly vymyty ze 

svrchních půdních horizontů, nicméně mnoţství síranů zůstalo akumulováno v minerálním 

horizontu a jejich desorpce probíhá se zpoţděním dodnes, protoţe mechanismy, které brání 

acidifikaci (síranová adsorpční kapacita) zpomalují zotavení ekosystému z kyselé zátěţe. 

Po roce 2002, kdy se klesající trend koncentrací síranů v potoční vodě zpomalil, se 

nezávislost koncentrací síranů na průtoku se proměnila v nepřímou závislost (Obr. 8). 

 

 

Obr. 6: Přímá závislost koncentrací síranů a průtoku v povodí Pluhův Bor, 

v období 1992 – 1994. 

 



28 

 

 

Obr. 7: Nezávislost koncentrací síranů a průtoku v povodí Pluhův Bor, v období  

1995 – 2002. 

 

 

Obr. 8: Nepřímá závislost koncentrací síranů a průtoku v povodí Pluhův Bor, v období 

2003 – 2010. 

 

6.6.2. Povodí Lysina 

Koncentrace síranů v povodí Lysina se v první polovině 90. let sníţily téměř o 40 % 

a během tohoto období nebyla pozorována statisticky významná závislost mezi 
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proměnnými (Obr. 10). Koncentrace síranů se nesniţovaly ani nezvyšovaly v závislosti na 

velikosti průtoku, coţ můţe být vysvětleno jednak akumulací obrovských mnoţství síranů 

v niţších půdních horizontech anebo neschopností povodí neutralizovat kyseliny. 

Kryptopodzoly (dříve označované jako rezivé půdy) vyvinuté v povodí Lysina 

(Fottová et al., 2010) jsou charakteristické diagnostickým spodickým horizontem (Obr. 9), 

který je výrazně nasycen hliníkem a ţelezem. 

 

 

Obr. 9: Půdní profil podzolu na Lysině s výrazným vyběleným eluviálním horizontem, pod 

kterým leţí tmavě zbarvený spodický horizont obohaceným o Al a Fe oxidy. (Převzato 

a upraveno podle www.czen.org) 

 

Při nízkém pH jsou sírany v půdě adsorbovány hydratovanými oxidy hliníku a ţeleza 

a hranami aluminosilikátů jílových částic (Scherer, 2009). Výsledkem dlouhodobé 

depozice kyselých aniontů a odběrem ţivin vegetací v povodí Lysina jsou půdy, které mají 

nízké procento půdní bazické saturace dosahující 6,8 %, měřeno v roce 1993 

(Hruška a Krám, 2003). Bazická saturace
9
 půdy klesá s hloubkou a svrchní organické 

horizonty reagují na acidifikaci rychlým poklesem a naopak na ozdravení reagují 

výrazným zvýšením bazické saturace. Nejhlubší minerální horizonty zůstávají ochuzené 

o bazické kationty a nedá se předpokládat jejich návrat do původního stavu ani do konce 

21. století (Navrátil et al., 2007). Pomalé zvětrávání leukogranitu a lesnické hospodaření 

v povodí neumoţní půdnímu ekosystému dosáhnout hodnoty přirozené bazické saturace, 

která činila před začátkem acidifikace 24,7 % (Hruška a Krám, 2003). Od druhé poloviny 

90. let koncentrace síranů v průtoku vykazují nepřímou závislost na jeho velikosti 

(Obr. 11, 12). 

                                                 
9
 Stupeň sorpční nasycenosti půdy (poměr okamţitého obsahu bází k maximálně moţnému obsahu 

výměnných bází vyjadřován v procentech maximální sorpční kapacity. 
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Obr. 10: Nezávislost koncentrací síranů a průtoku v povodí Lysina, v období 1990 – 1995. 

 

 

Obr. 11: Nepřímá závislost koncentrací síranů a průtoku v povodí Lysina, v období 

1996 – 2002. 
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Obr. 12: Nepřímá závislost koncentrací síranů a průtoku v povodí Lysina, v období  

2003 – 2010. 

 

6.7. Vývoj hodnot pH 

Přestoţe došlo k výraznému sníţení koncentrací síranů v atmosférické depozici, 

v podkorunových sráţkách a následně i k poklesu síranů v potoční vodě obou povodí, 

nedošlo v případě povodí Lysina k očekávanému zvýšení pH na hodnoty blíţící se 

přirozenému stavu tohoto ekosystému. Hodnoty síranů v atmosférické depozici klesaly 

v první polovině 90. let dramaticky, avšak průměrné pH podkorunových sráţek se 

pohybovalo slabě pod hodnotou pH 4 (Obr. 13). Jedním z důvodů přetrvávajícího nízkého 

pH atmosférické depozice je, ţe souběţně v ovzduší docházelo nejen k redukci emisí oxidu 

siřičitého, ale i poklesu celkového mnoţství emitovaného popílku, který obsahoval 

mnoţství bazických kationtů neutralizující kyseliny v atmosféře i po jejich dopadu na 

zemský povrch (Hruška a Kopáček, 2009; Draaijers, 1997). Sníţení obsahu bazických 

kationtů v půdách i ovzduší se projevilo sníţením pH potoční vody.  

V povodí Lysina byly nejniţší průměrné hodnoty pH potoku 3,85 a byly naměřeny v lednu 

1991. V pozorovaném období 1990 – 2010 se průměrné ročné pH zvýšilo z hodnoty 4,09 

na 4,30. Tento nárůst byl sice velmi mírný, ale statisticky významný 

(Hruška a Krám, 2010; in Birkle a Torres-Alvarado, 2010). Neutralizace vstupujících iontů 

(H
+
) na Lysině není kompletní, hodnoty dosahují aţ k 60 µekv. L

-1
 (Krám et al., 2012). 

Převládajícím neutralizačním mechanismem je v těchto podmínkách nízkého pH 

uvolňování toxické formy hliníku do půdního roztoku a povrchových vod zvětráváním 
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sekundárních jílových minerálů. Koncentrace hliníku naměřené v odtoku se pohybují 

průměrně kolem 0,30 mg. L
-1

 (Krám et al., 2012).  Dalšímu zvýšení pH nyní brání 

především zpětné vysráţení hliníku ve formě amorfního hydroxidu hlinitého Al(OH)3 

(Navrátil et al., 2007) a vyčerpání bazických kationtů z půdního sorpčního komplexu 

(Hruška a Krám, 2003).  

Hodnoty pH v povodí Pluhův Bor po celou dobu pozorování vykazují slabě alkalickou 

reakci a nedošlo k výraznému a dlouhodobému sníţení pH a acidifikaci potoční vody. 

Zvětrávání minerálů serpentinu zajišťuje dostatečnou saturaci půd bazickými kationty 

(Hruška a Krám, 2003), které neutralizují kyseliny z atmosférické depozice a ty jsou pak 

vyplavovány jako síranové a dusičnanové soli. Neutralizace iontů (H
+
) v povodí Pluhův 

Bor je téměř kompletní, koncentrace (H
+
) v průtoku se pohybovaly v období 2001 – 2010 

kolem průměrných hodnot 0,03 µekv. L
-1

. Nicméně v polovině 90. let byl mírný pokles 

zaznamenán. Do roku 1997 průměrné hodnoty velmi mírně poklesly z hodnoty 7,67 v roce 

1992 na 7,30. Toto sníţení bylo typické pro všechna pozorovaná povodí v České republice 

s pH > 6,5 (Veselý et al., 2002) a můţe být vysvětleno jako reakce povodí na sníţení 

koncentrací bazických kationtů v potoční vodě, zatímco koncentrace vyplavovaných 

kyselých aniontů zůstaly stejné (Majer et al., 2005). Sníţení koncentrací bazických 

kationtů je moţné dát do souvislosti s poklesem emisí popílku, jak uţ bylo zmíněno a 

postupným  růstem pH atmosférických sráţek, respektive podkorunové depozice, coţ mělo 

za následek menší vymývání kationtů hořčíku, vápníku, draslíku a sodíku z vegetace a 

půdy (Veselý et al., 2002). V roce 2010 činily hodnoty pH 7,69. Během vyššího průtoku 

v potoku (3,8 L. s
-1

 a 12,0 L. s
-1
) byly zaznamenány případy epizodické acidifikace, kdy 

pH pokleslo na hodnotu 5,9 v prosinci 1993 a 1998 (Hruška a Krám, 2003).  

V případě let bohatých na sráţkové úhrny (rok 2002) průměrné hodnoty pH potoku obecně 

klesají a naopak v případě nízkých úhrnů průměrné hodnoty pH rostou (rok 2003).  
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Obr. 13: Průměrné roční hodnoty pH potoku na Lysině 1990 – 2010, v Pluhově Boru  

1992 – 2010 a v podkorunových sráţkách 1991 – 2010. 
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7. Závěry  
 Pozorování v malých povodích ve Slavkovském lese potvrzuje, ţe schopnost povodí 

odolávat acidifikaci se primárně odvíjí od nerostného sloţení horniny, rychlosti 

a intenzity jejího zvětrávání. 

 Chemické sloţení hornin a půd ovlivňuje neutralizační mechanismy, které brání 

poklesu pH. 

 Půdy, které se vyskytují na přirozeně pomalu zvětrávajících horninách, jsou méně 

odolné (leukogranit, povodí Lysina), protoţe je do půdy uvolňováno menší mnoţství 

bazických kationtů. Naopak horniny, které podléhají rychlejšímu zvětrávání, jsou vůči 

acidifikaci odolnější (serpentinit, povodí Pluhův Bor), protoţe dochází k vysoké 

saturaci půd bazickými kationty. 

 Vlivem kyselé zátěţe v povodí Lysina leţící na leukogranitu propukla chronická 

acidifikace, která se projevuje poklesem pH potoční vody na velmi nízké hodnoty, 

zápornou hodnotou ANC (kyselá neutralizační kapacita) a vysokým koncentracemi 

anorganického hliníku 

o Přirozený neutralizační mechanismus charakteristický pro toto povodí – 

výměna kationtů – byl v průběhu druhé poloviny 20. století omezen v důsledku 

vyčerpání silných bazických kationtů v sorpčním půdním komplexu.  

o V podmínkách pH < 5 jsou vodíkové ionty neutralizovány na povrchu koloidů 

výměnnou za ionty hliníku, které jsou uvolněny do půdního prostředí 

a povrchových vod. Zvýšené koncentrace (Al
3+
) v půdách způsobují poškození 

kořenové soustavy lesního porostu a spolu s nedostatkem ţivin se les stává 

náchylným vůči působení abiotických a biotických činitelů. Vysoké 

koncentrace hliníku ve vodách sníţují biodiverzitu prostředí. 

o Zotavení povodí Lysina z acidifikace probíhá pomaleji, neţ se očekávalo. 

 Povodí Pluhův Bor leţící na serpentinitu vykazuje vysoké hodnoty pH, ANC v odtoku. 

Neutralizace kyselých vstupů je kompletní, a proto nedochází k acidifikaci. V povodí 

dochází k vyplavování velkého mnoţství především iontů hořčíku, hydrogenuhličitanů 

a síranů.  

 Koncentrace síranů v povodí se během posledních 20 let výrazně sníţily a s dalším 

poklesem do budoucna nelze počítat.  

 Desorpce síranu z půd probíhá se zpoţděním. Během 90. let došlo k výraznému sníţení 

koncentrací síranů v obou povodích, ale povodí Pluhův Bor dlouhodobě vyplavuje 
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větší mnoţství síranů neţ povodí Lysina, protoţe díky vysoké odolnosti vůči 

acidifikaci byly sírany bioticky i abioticky kumulovány v půdách, zatímco na Lysině 

byla adsorpční síranová kapacita vyčerpána mnohem dříve, následně došlo 

k dlouhodobému okyselení potoční vody. 

 Zdrojem acidifikace se začnou stávat dusičnany, jejichţ koncentrace vzhledem 

k zvyšování emisím oxidu dusíku z dopravy nadále porostou. Význam slabých 

organických kyselin pomalu vzrůstá v závislosti na rychlosti zotavení povodí 

z acidifikace. 
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