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UvVOoD

Krajina sa povazuje za mozaiku s rdznymi sposobmi vyuzivania. Difuzia a depozicia

rizikovych prvkov do pddy je ovplyvitovana prave zlozenim a konfiguraciou krajiny. Obavy,
tykajace sa zneCistenia zivotného prostredia a kvality ludského zdravia, sa preto
zameriavaju na sledovanie kontaminovanych lokalit a nasledne na navrhy opatreni na
zniZenie ich kontaminacie. Castokrat sa viak sustred’uju skor len na zistenie pritomnosti
kontaminantov, ako na pochopenie ich vlastnosti v pdde. Antropogénne vplyvy, intenzita
vyuzivania pody a zmena krajinnej pokryvky moézu vplyvat’ na distribuciu rizikovych prvkov
v zivotnom prostredi. Antropogénne vplyvy as tym stvisiaca kontamindcia prostredia sa
stavaji jednym z hlavnych spolocenskych problémov. ZhorSeny stav zivotného prostredia
s roznym stupnom devastacie v jednotlivych regionoch sa negativne spolupodiela na
strednej dizke Zivota, zhor§ovani zdravotného stavu obyvatel'stva a na znizenej kvalite
ekosystému.
Sposob vyuzivania krajiny moéze ovplyvnit zmeny fyzikalnych a chemickych vlastnosti
pody. Okrem toho moze nepriamo ovplyviiovat’ pddne prostredie, ktoré je viac alebo mene;j
priaznivé pre urCité typy akumulécie a migracie rizikovych prvkov. Cely rozsah problému
zavisi od velkosti zne&istenej oblasti, hibky do akej znegistujuce latky prenikaji do pody
a od chemického zlozenia znecistujucich latok. Na rozdiel od ostatnych zloziek zivotného
prostredia ma pdda Specifické postavenie v zivotnom prostredi. Prichadzame tu do styku
s organickou a anorganickou zlozkou, reverzibilnymi, ale aj takmer ireverzibilnymi
parametrami vlastnosti pddy. Chemické, fyzikalne a biologické vlastnosti pdod st
ukazovatel'mi kvality pody preto, lebo rychlo reaguji na stresové faktory v Zivotnom
prostredi a ich monitorovanie méze pomoct’ k véasnému odhaleniu degradacie pddneho
prostredia. Predmetom monitoringu pody su tie parametre, ktorych prekro¢enim pripustnych
hodndt podneho systému moéze dochadzat” k nevratnym zmenam a k prechodu do in¢ho
rovnovazneho stavu, ¢o moze viest’ az k degradacii pody.

Z pol'nohospodarskej pody neustale ubtda (stavebnou cinnostou, kontaminaciou
z priemyselnych oblasti). Je preto potrebné venovat’ va¢siu pozornost’ jej ochrane, aby mohla
I'ud'om poskytovat’ zdravotne nezavadné potraviny. K znehodnocovaniu a k znecistovaniu
pody najcastejsie dochadza 'udskou ¢innost'ou. Intenzivna pol'nohospodarska vyroba by sa
mala riadit’ cielom, aby sa zlep$ila kvalita pody a ekologické procesy a v kone¢nom

dosledku, aby sa posilnila kapacita systému na udrzanie biologickej produktivity.
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Rizikové prvky sa nachadzaju vo vsetkych typoch krajiny a zivotného prostredia
Cloveka aich hromadenie v pode ovplyviuje polnohospodarsku produkciu a nasledne
vplyva na kvalitu zdravia obyvatel'stva. Rizikové prvky z prirodnych a antropogénnych
zdrojov sa hromadia v pdde a v rastlinach. Vyssi obsah rizikovych prvkov v pode je vaznym
problémom, ktory nepriaznivo ovplyviiuje vlastnosti pody, ¢o ma za nasledok znizenia
produktivity pddy a zmeny jej environmentalnej funkcie. Toxicita rizikovych prvkov zavisi
od viacerych faktorov, ako je mobilita, rozpustnost’, hodnota pH, ale aj od ich obsahu v pode.
Najrozsirenej$imi rizikovymi prvkami v nasich podach st As, Cd, Hg a Pb. Pri prekroceni
limitnych hodnot pdsobia rizikové prvky toxicky v prostredi. Je dolezité, aby sa obsah
rizikovych prvkov znizoval v zlozkach zivotného prostredia, predovsetkym v pdde a to
znizenim pouzivania chemickych latok v pol'nohospodarstve, poklesom emisii a vyptstania
toxickych latok z priemyselnych odvetvi, dopravy a energetiky do zivotného prostredia. Nie
vSetky rizikové prvky su toxické, st aj také, ktoré zarad’'ujeme medzi biogénne prvky (Cu,
Zn) a v nizkych davkach st potrebné pre vyvoj a rast rastlin. To je dévodom, preco je
dolezité poznanie aktudlneho stavu nasich pod, ako aj sledovanie tych vlastnosti pod, ktoré
su rozhodujuce z hl'adiska produkénych, ako aj mimoprodukénych (ekologickych) funkcii
pod.

V monografii sme sa zamerali na analyzu rizikovych prvkov (Cd, Cu, Pb, Zn) v ornej
pdde a ich transport do pestovanej plodiny (pSenice ozimnej). Uvedené rizikové prvky
charakterizujeme z hl'adiska ich obsahu vo vybranych rastlinnych castiach (koren, stonka,
listy a zrno) pSenice ozimnej (7riticum durum). Pretoze obsah rizikovych prvkov
v obilninach méze spdsobit’ hygienické a zdravotné problémy a je rizikovy pre zivotné
prostredie, orientovali sme sa na ich koncentracie v systéme poda-rastlina so zameranim na

udrzateI'né pol'nohospodarstvo a kvalitu pestovanych plodin.

Touto cestou by sme sa chceli primne pod’akovat’ za pomoc a rady pri vypracovani
monografie prof. RNDr. Anne Tirpakovej, CSc. a prof. RNDr. Jurajovi Hreskovi, PhD ako
aj ostatnym kolegom.

Dakujeme Slovenskému hydrometeorologickému tstavu v Bratislave za poskytnutie
klimatickych dat z meteorologickej stanice v Mochovciach. Nase podakovanie patri
Ing. Milanovi Hornému, za sthlas s odberom pddnych vzoriek na lokalitach, ktoré boli
pouzité vo vyskume.

autorky
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1 SUCASNY STAV RIESENEJ PROBLEMATIKY

1.1 Rizikové prvky

Z environmentalneho a toxikologického hladiska sa pojem rizikové prvky spaja
s kovovymi prvkami, ktoré spdsobujii neziadice toxické uCinky na zivé organizmy
a znecistuju zivotné prostredie (Zhenli et al., 2005). Su prvky ako Co, Cu, Fe, Mn, Mo, Ni,
a Zn nevyhnutne pre rast rastlin, ktoré pochddzaju z pddy a mnoho z tychto prvkov je
nevyhnutné aj pre l'udské zdravie (Duria, Khun, 2001; Combs, 2005; Rascio, Navari-Izzo,
2011; Prieto Méndez et al., 2018). Oznacujeme ich ako esencidlne rizikové prvky
a zarad'ujeme k zakladnym mikrozivinam, ale pri ich nadmernom mnozstve moézu byt
Skodlivé. Neesencialne rizikové prvky nevykonavaji ziadne zname fyziologické funkcie
v rastlinach a patria k nim prvky ako As, Cd, Hg a Pb (Rascio, Navari-Izzo, 2011). Su
toxické pre zivé organizmy (Ashraf et al., 2019). Tieto prvky mozu l'ahko viest’ k otrave,
ked’ ich koncentracia stiipa na nadlimitné¢ hodnoty (Rascio, Navari-Izzo, 2011). Rizikové
prvky st toxické, pretoze na rozdiel od organickych latok nie s biologicky odburatelné,
v pdde sa nachadzaji v roznych koncentraciach, oxidaénych stupnoch a vdzbach, maju

rozdielny zdroj povodu a dlhy polcas rozpadu (Jiang ef al., 2018; Ashraf et al., 2019).

1.1.1 Rizikové prvky v pode

Poda priamo anepriamo poskytuje kIicové ekosystémove sluzby, ako je napriklad
zasobovanie potravinami a zasoby podzemnej vody (Pavao-Zuckerman, Pouyat, 2017). Jej
kontaminacia preto ohrozuje kvalitu podzemnych vdd a tym aj zasobovanie vodou (Defo et
al., 2015) a produktivitu ekosystému (Evans et al., 2015). Vyluhovanie rizikovych prvkov
z ornice je odtokovou cestou, ktora pravdepodobne sposobuje zne€istenie podzemnych vod
(Shao et al., 2016). Dalsou ekosystémovou sluzbou, ktori pdda poskytuje, je jej tiloha
pri zmierilovani zmeny podnebia (Wiesmeier et al., 2016). Pody totiz obsahuju najvacsi
zdroj aktivneho suchozemského uhlika (Lal, 2010b). Globalna urbanizécia a industrializacia
sposobili vazne celosvetové znecCistenie pdd rizikovymi prvkami v dosledku znecCistenia
ovzdusia a vody (Rodriguez-Bocanegra ef al., 2018; Tepanosyan et al., 2017; Pan et al.,

2018;Nezat et al., 2017).
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Toxicky vplyv rizikovych prvkov sa vizualne neprejavuje okamzite. Rizikové prvky
mozu zmenit' fyzikalne vlastnosti pddy a ovplyvnit’ rast plodin a ich produktivitu, ¢o ma
za nasledok zniZenie vynosov plodin (Song et al., 2017). Vyznam ma aj chemicky charakter
prvku, jeho vztah k pddnym vlastnostiam, jeho rozpustnost’, l'ahka imobilizacia a nasledne
jeho vstup do rastliny (Janco et al., 2019). Prvky, ktoré st dobre rozpustné, st rastlinami
Pahko prijimané (Prousek, 2005; Fargasova, 2008). Rizikové prvky v pdde mozno rozdelit’
na rozpustné, redukovatelné, oxidovatelné azvyskové frakcie (Zhang et al., 2020).
V podach st rizikové prvky viazané nailovitych materidloch, oxidoch Fe, Mn
a karbonatoch. Sorpcna kapacita niektorych podnych komponentov mdze byt pre rizikové
prvky vysoka (Benes, 1994). Z casového hl'adiska je zotrvanie rizikovych prvkov v pode
dlhsie ako v atmosfére a hydrosfére, pretoze polcasy rozpadov niektorych prvkov v podach
su dlhSie atym je men$i stupenn premyvania a prijem rastlinami. Pri vstupe rizikovych
prvkov do pddy dochadza k fyzikalno-chemickym zmenam aprvky sa zapajaju
do biogeochemického kolobehu (Jenik, 1994; Prousek, 2005).

Zmeny vyuzivania pody a krajinnej pokryvky maji priamy aj nepriamy vplyv
na distribuciu rizikovych prvkov v pode (Huang et al., 2015a; Steffan et al., 2018; Arfaeinia
et al., 2019, Wang et al., 2020b). Vyuzivanie pédy moéze priamo menit koncentracie
rizikovych prvkov v pode z dévodu pouzivania hnojiv, ktoré obsahuju rdzne rizikové prvky
(Bastami et al., 2015). Bez pody by sa zastavili vSetky pre prirodu a cloveka esencialne
metabolizmy a presun latok medzi zlozkami prirodného prostredia (pdda, voda, vzduch,
biota a iné). To by viedlo k zastaveniu fungovania prirody a ku koncu Zivota na nasej planéte
(Bielek, 2014).

Intenzivna antropogénna Cinnost méze vyvolat’ vazne zneCistenie pody rizikovymi
prvkami (Wang et al., 2020b). Dovodom je rozmanitost’ ich zdrojov, pretrvavajiica toxicita,
biologicky neodburatelné a bioakumulac¢né vlastnosti (Mazurek et al., 2017; Dai et al.,
2018). Véacsina rizikovych prvkov sa nerozklada prirodzene. S nachylné k akumulacii
a konverzii na toxickejsie metylové zluceniny, ktoré ovplyviujii vynosy a kvalitu plodin
(Lwin et al., 2018; Adimalla, 2019).

Znecistené polnohospodarske pddy rizikovymi prvkami predstavuji vazne agro-
environmentalne a toxikologické riziko (Lahucky et al., 2009; Demkova et al., 2017).
Kontaminacia anorganickymi a organickymi znec€istujucimi latkami (pesticidmi vratane ich
rezidui) znizuje kvalitu pody a udrzatel'nost’ agroekosystému (Komarek et al., 2010). Obavy

z hromadenia rizikovych prvkov v pol'nohospodarskych pddach vyplyvaju z ich mozného

15



negativneho dopadu na Grodnost pddy a v niektorych pripadoch aj z moznosti ich
hromadenia v 'udskom potravinovom retazci (Gray ef al., 2003). Vyuzivanie znecistenej
pody na pestovanie plodin ma za nasledok znizenie celkovej produktivity a kontaminaciu
pestovanych produktov, ktoré nepriaznivo ovplyviiuju aj l'udské zdravie (Satpathy et al.,
2014). V podach na tizemi Slovenska sa nachadzaju a st monitorované tieto rizikové prvky:
As, Cd, Co, Cr, Cu, F, Hg, Ni, Se, Pb, a Zn (Tomas et al., 2007). Kontaminacia rizikovymi
prvkami a organickymi znecCistujicimi latkami spolu s er6ziou a obrabanim pody znizuji
kvalitu pody a predstavuju environmentalnu zataz. PoI'nohospodarske pody su obvykle
vysoko degradované pddy z hl'adiska biochemickych vlastnosti, a preto si nachylnejsie

na kontaminaciu (Miguéns et al., 2007).

1.1.2 Zdroje rizikovych prvkov v pode

Zdroje rizikovych prvkov v pode mézu byt prirodné alebo antropogénne (Palansooriya
et al., 2020) (Obrazok 1.1.2-1). Rizikové prvky st prirodné zlozky zemskej kory
(Padmavathiamma, Li, 2007). Prirodné zdroje stvisia s tvorbou hornin, zvetrdvanim
mineralov, sopecnymi c¢innostiami ainymi geologickymi procesmi (Kabata-Pendias,
Pendias, 2001; Karimi et al., 2017). Hromadenie rizikovych prvkov v pode je ovplyvnené
intenzivnymi antropogénnymi Cinnostami, ktorych vstupy su vysSie ako z prirodnych
zdrojov (Yang et al., 2018). Medzi priklady antropogénnych zdrojov, ktoré spdsobuji
zneCistenie pody rizikovymi prvkami, zaradujeme tazbu, hutnictvo, priemyselna
a pol'nohospodarsku  vyrobu, vypustanie domového odpadu a vyfukové emisie
z automobilov (Huang ef al., 2015a). Atmosféricka depozicia, dlhodobé hnojenie,
zavlazovanie, zber, vylihovanie, odtok a doprava v pol'nohospodarskej vyrobe vyznamne
prispievaji  k vstupom  rizikovych  prvkov  ardznych  znecistujucich  latok
do pol'nohospodarskej pody (Hou ef al., 2014; Wang et al., 2020b). Z réznych zdrojov sa
rizikové prvky mézu hromadit’ do nadlimitnych koncentracii a poskodzovat’ tak zivotné
prostredie a 'udské zdravie (Zhao et al., 2012).

Vicsina rizikovych prvkov sa vyskytuje v atmosfére ako aerosdlové Castice. Mozu sa
ukladat’ do pody suchou alebo mokrou depoziciou. Rizikové prvky vo vSeobecnosti
pochadzajii  z antropogénnych a prirodnych zdrojov a odtial vstupuji do vodnych
a suchozemskych ekosystémov (Tsai et al., 2014). Atmosféricka depozicia je proces vymeny

na rozhrani vzduch-voda/pdda v biogeochemickom cykle rizikovych prvkov. Atmosféricka
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sucha depozicia rizikovych prvkov nastdva priamym zrazanim alebo gravitatnym
usadzovanim castic. Tento proces je spojeny s vertikalnym transportom a interakciami
s prirodnymi povrchmi (Connan et al., 2013). Mokra depozicia zahfiia Castice obsahujlce
rizikové prvky, ktoré sa ukladaju dazd’ovymi alebo snehovymi zrazkami do pddy. Rizikové
prvky sa v tomto procese rozptylia v padajucich kvapkach alebo 'adovych krystaloch, alebo
sa naviazu na Castice a absorbuju sa na povrchoch cCastic. Tato ¢innost’ podporuje mobilitu
arozpustnost’ rizikovych prvkov pri atmosférickej depozicii (Liu et al., 2019a). Ak
koncentracie rizikovych prvkov z atmosférickej depozicie prekrocia svoje limitné hodnoty,
mozu predstavovat’ potencialne riziko znecistenia ekosystému (Kara et al., 2014).
Znecistenie pody organickymi chemickymi latkami sa nevztahuje len
na pol'nohospodarske oblasti. Poda v mestskych oblastiach je tiez znecistena organickymi
chemikaliami napr. zliekov, priemyselnych Ccinnosti, spalovanim uhlia, emisiami
motorovych vozidiel, spalovanim odpadu, splaskami a ukladanim tuhych odpadov (Leake

et al.,2009).
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Pol'nohospodarske aj mestské oblasti maji kontaminovani podu, ktora zahina
komplexnu zmes organickych chemikalii, kovov a mikroorganizmov z komunalneho
a domaceho odpadu zo septického systému, odpadu z pol'nohospodarskych zvierat a inych
biologickych odpadov (Saha et al., 2017). Rizikom je farmaceuticky odpad pochadzajici
z antibiotik, horménov a antiparazitickych liekov pouzivanych priliecbe I'udi a zvierat
(Crofts et al., 2017).

Na obrazku 1.1.2-1 moézeme vidiet hlavné zdroje (priroda, pol'nohospodarstvo,
priemysel, domacnost’, rozne) rizikovych prvkov, priame a nepriame znecCistenie a agro-
ekologické dosledky na pddu a rastlinu. Dominantnymi faktormi, ktoré ovplyviiuju proces
kontaminacie pddy su napriklad obsah organického uhlika v pode, hodnoty podnej reakcie,
dostupny fosfor, §truktira pddy a kapacita vymennych kationov. Dal§im faktorom je Pudska
¢innost’. Cudska ¢innost’ zohrava délezitu ulohu pri akumuldcii rizikovych prvkov v pode
(Liu et al., 2015; Navarrete et al., 2017). Iné faktory, ako napriklad sposob vyuZzivania pody
arychlost’ vetra prispievaji minimalne (Liu et al., 2015).

Agentura Eurdpskej tnie na ochranu zivotného prostredia uviedla, ze rizikové prvky st
jednymi z hlavnych znecistujucich latok v péde. St mimoriadne vaznym environmentalnym

problémom (Zhang et al., 2013).

1.1.3 Kontaminacia pody rizikovymi prvkami

Kontaminacia rizikovymi prvkami v pdde moze mat’ nepriaznivy vplyv priamo alebo
nepriamo na kvalitu l'udského zdravia (Zhang et al., 2012; Steffan et al., 2018). Dovodom
je ich wvysokd toxicita, nebiologickd odburatelnost, spravania a bioakumulacie
v potravovom retazci (Pandey ef al., 2003). Hlavnu ulohu zohrava poda v potravinovej
bezpecnosti, pretoze urcuje mozné zlozenie potravin a krmiv z prijmu zivin cez korenovy
systém. Prekrocenie limitnych hodndt zatazenia pod rizikovymi prvkami predstavuje
ekologické alebo zdravotné riziko (Yeganeh et al., 2013; Toth et al., 2016). Skodlivé
rizikové prvky ohrozuju zdravie zvierat aludi, ¢i uz su prijimané prostrednictvom
potravového ret'azca alebo fyzickym kontaktom (Li ef al., 2014b). Cudia v profesiach, ktoré
su uzko spojené s podou (pol'nohospodari, stavebnici, banici), st vystaveni va¢siemu riziku
zdravotnych problémov, ktoré zahfiaji priamy kontakt s podou, ale zdravie kazdého je
do urcitej miery ovplyvnené podou (Pepper, 2013; Oliver, Gregory, 2015). Kvalita 'udského
zdravia je priamo ovplyvnend prijimanim plodin pestovanych v kontaminovanych podach
(Satpathy et al., 2014).
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Poda moze byt kontaminovana chemickymi prvkami a latkami z prirodnych zdrojov
alebo antropogénnych ¢innosti (Combs, 2005). Kvalita pddy je rozhodujlica pre pestovanie
plodin, ludské zdravie atrvali udrzatenost’ ekosystémov. Intenzifikdcia mestskych,
priemyselnych a pol'nohospodarskych ¢innosti zhorsuje kvalitu pody prave kontaminaciou
rizikovych prvkov (Zeng et al., 2018). Poda vyuzivand na pestovanie plodin moze
potencialne dodéavat’ zdkladné ziviny rastlindm, ale méze byt’ aj vystavena vplyvu rizikovych
prvkov, organickych chemickych latok alebo inym patogénom (Henry, Cring, 2013). Je
mnoho spdsobov ako moze pdda nepriaznivo ovplyvnit kvalitu 'udského zdravia. Existuji
rozne sposoby (pozitim, vdychnutim, absorpciou cez kozu), ktorym su l'udia vystaveni
vstupu podnych latok do organizmu (Brevik, 2013; Xing ef al., 2019). Napriklad k pozitiu
modze dojst’ imyselne (geofagia) alebo nahodne (napr. pri kontakte ruky s Gistami najméi
u deti), pri konzumadcii surového ovocia alebo zeleniny bez dostato¢ného umyvania (von
Lindern et al., 2016). Prijem ktoréhokol'vek rizikového prvku do organizmu moéze mat
toxicky vplyv na zdravie ¢loveka, dokonca aj v pripade prvku, ktory je nevyhnutny pre zivot
(Brevik, Burgess, 2015). Kontaminacia pody moéze viest’ k zhorSeniu kvality vody a ma
mnozstvo negativnych vplyvov na zivotné prostredie (Rattan et al., 2005). Kvalita pddy,
ktora je komplexnym funkénym konceptom, sa neda merat’ priamo. MdZe sa posudzovat’ na
zaklade zmien v atribitoch pody vyvolanych hospodarenim (Stocking, 2003). Aj napriek
tomu, ze sa dosiahol velky pokrok v porozumeni vizieb medzi podou a kvalitou 'udského
zdravia, eSte stale toho vela nevieme o zlozitych interakciach medzi nimi. Preto je v tejto
dolezitej oblasti stale potrebny vyskum (Steffan ez al., 2018).

Pre zivot ¢loveka existuje optimalny rozsah koncentracie nevyhnutnych prvkov. Pokles
pod tento optimalny rozsah vedie k nedostatku, zatial’ o koncentracia nad optimalny rozsah
sposobuje toxicitu. Hladina akéhokol'vek nevyhnutného prvku uludi mdze byt teda
nedostato¢na, primerana alebo toxicka v zavislosti od koncentracie tychto prvkov v pdde
a stupna vystavenia. Nedostatok aj toxicita mézu viest' k chorobam alebo v niektorych
pripadoch aj k iimrtnosti. V pdde mézu byt pritomné aj také prvky, ktoré nemaju ziadny
prinos pre l'udské zdravie (Pb, Hg), ale moézu spdsobovat’ toxicitu aj pri vel'mi nizkych
koncentraciach (Steinnes, 2011; Green et al. 2016; Boerleider et al., 2017).

Rizikové prvky (Co, Cu, Fe, Zn,) mozu poskodzovat rastliny, ovplyviiovat
metabolizmus l'udi a zvierat (Lombaert et al,. 2008; Nagajyoti et al., 2010; Tilney et al.,
2017) a dokonca spdsobit’ riziko rakoviny (Hu et al., 2017a). Zaujem o miestne a hygienicky

nezéavadné potraviny sa v krajinach zvysuje. Z toho dovodu je ddlezité poznat’ priestorové
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rozlozenie a koncentracie toxickych a potencialne toxickych prvkov v podach (Rodriguez-

Bocanegra et al., 2018).

1.1.3.1 Chemické a toxikologické vlastnosti vybranych kontaminantov

Kadmium v systéme poda-rastlina prechadza lahko z pol'nohospodarskych pdd
do rastlin. Nadlimitny obsah Cd v rastlinach predstavuje pre spotrebitel'ov potencialne
zdravotné riziko. Kadmium je potencialne toxicky rizikovy prvok, ktory je v mnohych
fosfatovych hnojivach prirodzene vyskytujicou necistotou (Yi et al., 2020). Kontaminacia
Cd moze byt spdsobena priemyselnymi ¢innostami, hnojenim splaSkovym kalom alebo
superfosfatom (Nordberg ef al., 2015). Vysoké koncentracie Cd v pode moédzu viest’
k zodpovedajucim vysokym koncentraciam v rastlinnych tkanivach (Hunter, 2008). To
vedie k toxicite pre 'udi, ktori konzumuji potraviny pestované v poéde kontaminovanej Cd.
Biologicka dostupnost’ Cd je ovplyvnena stavom prevzdusnovania pddy (Zhao et al., 2015),
hodnotami pH pddy a koncentraciami d’alSich prvkov v pdde. Vyssie koncentracie zivin, ako
je Fe aZn pritomné v potravindich moézu mat negativny vplyv na ludsky organizmus
(Morgan, 2013). Najvyssie koncentracie sa vyskytuju v morskych potravinach, makkySoch
a kérovcoch, vo vnutornostiach a v niektorych semenach (Engstrom et al, 2012).
V rastlinnych potravinach su najvyssie koncentracie pritomné v obilninach, ako je pSenica
(celé zrna) a ryza, listova zelenina, zemiaky a korefiova zelenina (Ju et al., 2012). Kadmium
moéze sposobovat uludi kardiomyopatiu, proteintiru, posSkodenie pecene a obliciek,
gastroenteritidu, osteomalaciu, osteopordzu, zvysit riziko zlomenin kosti a rakovinu (Chen
et al., 2015; Mukhopadhyay et al., 2020). Kadmium tiez ovplyviuje zensky reprodukény
systém a zavazne ovplyviuje zensky endokrinny systém (Liao et al., 2015).

Kontaminacia pody medou je jednym z najrozsirenej$ich typov znecistenia. Tento
prvok sa moze v dosledku 'udskej ¢innosti hromadit’ v pode (Vamerali et al., 2010). Med’ je
zakladnym prvkom a je pritomnd takmer vo vSetkych tkanivach tela. Je ulozend hlavne
v peceni spolu s mozgom, srdcom, oblickami a svalmi (Osredkar, Sustar, 2011). Je tiez
vyznamnym stopovym prvkom, ktory ma dolezitdt wlohu v réznych zakladnych
fyziologickych procesoch v zivych organizmoch (Braungardt et al., 2009). Med moéze
posobit’ ako antioxidant aj prooxidant. Ako oxidant zachytdva alebo neutralizuje volné
radikaly a moze znizit' alebo pomdct zabranit’ niektorym skodam (Bhattacharya et al.,
2016). Symptomy znedostatku medi st hypochromna anémia, neutropénia,

hypopigmentacia vlasov akoze, abnormalna kostnd tvorba skrehkou kostrou
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a osteoporozou, bolest’ kibov, znizend imunita (Desai et al., 2014). Nadbytok Cu moze
sposobit’ poskodenie pecene a obliciek u dojciat s dlhou expoziciou (Mukhopadhyay et al.,
2020). Odportéany denny prijem pre dospelého je 0,9 mg.deii! (Stern, 2010). Med’ je
uzitoéna v systémoch prenosu elektronov (Alsbou, Al-Khashman, 2017).

Olovo je velmi toxicky prvok. Je to bioakumulativny prvok anedegraduje sa
v zivotnom prostredi (Matovi¢ et al., 2015). Pozitie kontaminovanych potravin a pitnej vody
je najcastej$im zdrojom expozicie olovom uludi. Expozicia sa moéze vyskytnat aj
pri neiimyselnom poziti kontaminovanej pody/prachu alebo naterovej hmoty obsahujicej Pb
(Vallascas et al., 2013; Li et al., 2014a). Nadmerny prijem Pb méze poskodit’ centralny
nervovy systém, cirkulacny, endokrinny, kostny, enzymovy a imunitny systém, oblicky
u dospelych T'udi a spdsobit’ oneskorenie telesného a dusevného vyvoja u deti (Liu et al.,
2014a). Olovo mdze spdsobit’ poskodenie mozgu, hypertenziu, tazkosti v ¢revnom trakte
(Mukhopadhyay et al., 2020). Preukazalo sa, ze Pb méze narusit syntézu hemoglobinu
(Cherfi et al., 2014). Olovo je pravdepodobne jednym z najvacsich kontaminantov pody
na svete, pretoze sa do pddy dostalo z antropogénnych zdrojov (olovnaty benzin, farba
na baze olova, tazba a tavenie olova a iné priemyselné ¢innosti) (Balabanova ef al., 2016).
Listova zelenina prijima Pb na urovniach, ktoré ohrozuju l'udské zdravie, dokonca to plati aj
pre pody, ktoré su malo kontaminované (Nabulo ez al., 20006).

Zinok je nevyhnutna mikrozivina v l'udskom tele. Ma déleziti ulohu v l'udskom raste,
vyvoji audrziavani imunitného systému (Rayman, 2012). Je to druhy najrozsirenejsi
prechodny prvok v organizme po Fe. Je jedinym prvkom, ktory sa objavuje vo vsetkych
triedach enzymov (Broadley et al., 2007). Zinok podporuje normalny rast a vyvoj pocas
tehotenstva, detstva a dospievania (Maret, Sandstead, 2006). Ako uvadzaja autori Milbury
a Richer (2008) Zn ma antioxida¢né vlastnosti. To je dovodom, preco ma ddlezit Glohu pri
procese hojenia ran a pri spomalovani starnutia buniek. Deficit Zn ma negativny vplyv na:
pomalé hojenie ran, reakcie imunitného systému, znizenie chuti a stratu ¢uchu. Existuje
podozrenie, ze modze sposobovat’ spomalenie rastu (WHO, 2006). Neziaduce uUéinky
s chronickym prijmom dopliiovaného Zn zahfnaju akutne gastrointestinalne ¢inky a bolesti
hlavy, zhorSené imunitné funkcie, zmeny hladin lipoproteinu a cholesterolu, znizeny stav Cu
a interakcie Zn-Fe (Solomons, Ruz 1998). Denny prijem pre dospelého je 8 - 11 mg.defi”!.
Pristupna horna dévka je pre dospelého Gloveka 40 mg.deni! (Waseem et al., 2014).
Hlavnym zdrojom Zn v pode je geologicky matersky material (Sharma ef al., 2015). Obsah

Zn vpoddach formovanych nailoch, bridliciach a mafickych vyvretych horninach je
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zvyCajne vyssi ako v pddach vyvinutych na vépencoch a pieskovcoch (Alloway, 2008).
Zinok moze byt spojeny s funkénymi skupinami tuhej alebo organickej fazy. Vizba Zn
na organické molekuly s nizkou molekulovou hmotnostou a nizka adsorpcna kapacita Zn
z dovodu pieso¢natej textiry moze zvysit' jeho mobilitu a tak sa moze l'ahSie premiestnit’

v podnom profile (Brunetto et al., 2014).

1.1.4 Eliminacia rizikovych prvkov z pody

Znizenie kontaminacie pody je spojené so zvySenym uUsilim o zlepSenie zdravia pody,
produktivitu plodin a bezpecnost’ zivotného prostredia (Mondal ef al., 2021). Prikladom st
modernizacia technologii v priemysle alebo likvidacii Cistiarenskych odpadovych vod
a prisnejsie predpisy agrochemickych postupov (Liu et al., 2019b). Znecistovanie pody
byva Castokrat lokalne (Cierne skladky) alebo plosné (priemyselné zony a ich okolie), ¢o sa
moéze prejavit az po urCitom cCase. Prave takato pdda sa nemoze vyuzivat
na pol'nohospodarske ucely. Dekontaminacia pod je velmi zlozity a finanéne naroény
proces.

Existuju rdzne sposoby sanacie pdd znecistenych rizikovymi prvkami, moézu to byt
fyzikalne, chemické a biologické metody. Vacsina fyzikalnych a chemickych metod
(stabilizacia, vitrifikacia, elektrokinetika, extrakcia pary) st finanéne naro¢né a pdda nie je
vhodnad narast rastlin. Biologicky pristup (bioremediacia) na druhej strane podporuje
zaloZenie/navratenie rastlin na zneCistené pddy. Tento pristup je Setrny k zivotnému
prostrediu, pretoze sa dosahuje prostrednictvom prirodzenych procesov. Bioremediacia je
z ekonomického hladiska vyhodnejSia v porovnani sinymi technikami sanacie pdd
(Chibuike, Obiora, 2014).

Techniky, ako je idbnova vymena, adsorpcia, fytoremediacia a katalyza, sa ukazali ako
ucinné nastroje na znizenie znecistenia pddy rizikovymi prvkami (Agnello et al., 2016;
Vigliotta et al., 2016). Moznost' sekundarneho znecistenia a vysokej spotreby energie
obmedzuje pouzitie tychto metod (Khodadad et al., 2011).

Niektoré studie pouzivaji pomocné cCinidla, ako si molekuly organickych kyselin
(C3HsO(COOH)3; CH3COOH), anorganické kyseliny (HCI, HNO3) a syntetické chelatac¢né
¢inidla (EDTA). Takéto ¢inidla m6zu ucinne desorbovat’ a rozpust'at’ rizikové prvky v pode,
aby sa zlepsila ich mobilita (Kim et al., 2011; Cameselle, Pena, 2016).

Fytoremedidcia je zelena technoldgia pouzivana na sanaciu pddy, ktora je znecistena
rizikovymi prvkami. Pouzivaji sa rastliny a prislusné pddne mikroby, ktoré znizuju
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koncentracie alebo toxické ucinky kontaminantov v zivotnom prostredi (Ali et al., 2013).
V porovnani s metodami fyzickej a chemickej obnovy sa fytoremediacna technoldgia
povazuje za opatrenie na sanaciu znecistenia rizikovymi prvkami s mnohymi vyhodami, ako
je napriklad sanacia in situ, nizka cena, Setrnost’ k zZivotnému prostrediu, zamedzenie
sekundarneho znecistenia a vylepSenie krajiny (Weber et al., 2001; Henry ef al., 2013; Li et
al., 2017a). Fytoremedidcia zahfiia fytoextrakciu (tiez fytoakumulaciu), fytostabilizaciu,
fytofiltraciu, fytovolatilizaciu atd’. (Singh, Prasad, 2011). Spomedzi nich je fytoextrakcia
najdodlezitejSou a najucinnejSou fytoremediacnou technoldgiou, ktord odstranuje rizikové
prvky ametaloidy zkontaminovanej pody (Sarwar et al., 2017). Extrakény potencial
rastlinnych druhov je urceny predovsetkym dvoma klIicovymi faktormi, t.j. koncentraciou
rizikovych prvkov v nadzemnych rastlinnych tkanivach a rastlinnej biomase (Li et al.,
2010). Idedlny fytoremediaény model mé teda nielen schopnost’ tolerovat’ a efektivne
absorbovat’ rizikové prvky, ale sa tiez rychlo rozvija a ma aj urcité ekonomické vyhody.
Avsak, vel'mi malo rastlin je hyperakumulatormi a rychlo rastiicimi rastlinami. VacSina
hyperakumulatorov je endemicka a v kovovych podach sa spravaju ako ,,prisne metalofyty*,
zatial' Co niektoré ,fakultativne metalofyty “vSak mozu zit' aj na nekovovych, hoci st
roz$irenejSie na biotopoch obohatenych kovmi (Assuncdo, Schat, Aarts, 2003).
Hyperakumulatory su rastliny, ktoré pri pestovani na pdvodnych pddach koncentruju viac
ako 10 mg.g™! (1 %) Mn alebo Zn; viac ako 1 mg.g"' (0,1 %) As, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, Sb, Se
alebo Tl a viac ako 0,1 mg.g™! (0,01 %) Cd vo vzdusnych orginoch, bez toho, aby doslo
k fytotoxickému poskodeniu (Verbruggen, Hermans, Schat, 2009). Dodnes bolo opisanych
viac ako 450 hyperakumulatorov patriacich do 45 celadi. Pre Ni je hyperakumulovany
najvacsi pocet taxonov (viac ako 75 %) a 18 druhov su hyperakmulatory zinku. Patri k nim
Sebertia acuminata (Sapotaceae) (Sagner et al., 19989). Asi 25 % z objavenych
hyperakumulatorov patria do celade Brassicaceae anajmi rodom Thlaspi a Alyssum
(Brooks, 1998). Pre Cd, ktory je jednym z najtoxickejsich rizikovych prvkov bol zatial
najdeny nizky pocet hyperakumulatorov (doteraz iba 5 druhov) (Rascio, Navari-1zzo, 2011).
Patria k nim: Sagittaria japonica, Arundo donax, Rorippa globosa, Atriplex halimus, Arabis
paniculata, Brassica juncea, Brassica napus atd. (Kipper, Andersen, 2016).
Hyperakumulatory Zn su menej pocetné a zahinaji Arabidopsis halleri a druhy Thlaspi,
zaradené medzi Brassicaceae (Baker, Brooks, 1989) a Sedum alfredii (Crassulaceae) (Yang
et al., 2004). A. halleri a S. alfredii, spolocne s Thlaspi caerulescens a T. praecox, su Styri

uznavané druhy, ktoré okrem Zn hyperakumuluju Cd. Nedavno bol Solanum nigrum
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(Solanaceae) zaznamenany ako piaty Cd hyperakumulator (Sun, Zhou, Jin, 2006). Vysoka
bioakumulaénii kapacitu pre Pbmajt aj nasledovné rastliny Amaranthus viridis (43 mgkg™),
Phyla nodiflora (1183 mg.kg") (Kupper, Andersen, 2016). Vicsina tzv. hyperakumulaénych
rastlin vykazuje velmi vysoky potencial akumulacie rizikovych prvkov s nizkou
produktivitou biomasy, preto dekontaminacia znecistenych oblasti trva niekol’ko rokov
(Pirselova, Lengyelova, Galus¢akova, 2018). Naproti tomu, niektoré hypoakumulatory,
ktoré maju nizsie extrakéné kapacity ako hyperakumulatory, su rychlo rastice druhy s ovel'a
vy$s$imi celkovymi vytazkami biomasy (Wieshammer ez al., 2007). Rastliny vhodné pre
fytoremediaciu by mali mat’ bioakumulacny a translokacny faktor vacsi ako 1 (PirSelova,
Lengyelova, Galusc¢akova, 2018). V porovnani s tradiénymi technikami sanacie pody je
fytoremediacia zelenou, udrzatel'nou metodou sanacie pody (Mahar et al., 2016).

Na sanaciu pddy sa mdze vyuzit' opatrenie “walk-away” alebo “dig-and-dump”, t.j.
vyrieSenie problému kontaminovaného miesta odstranenim urcittho mnozstva pddy
obsahujuceho  rizikové  prvky scielom naslednej likvidacie  anahradenim
nekontaminovanou zeminou. Toto opatrenie je do urcitej miery jednoduché a pohodIné, ale
je to mozné len pre pozemky smalou rozlohou, takéto rieSenie nie je mozné
pri pol'nohospodarskej pdéde alebo velkych oblastiach. Odstranenie a skladkovanie
kontaminovanej pddy je tiez problémom. Takato skladka je totiz zneCistenou lokalitou, ktort
je potrebné spravovat (Kumpiene et al., 2017).

Na rozdiel od organickych zlG¢enin sa rizikové prvky nemozu degradovat’. Preto moze
byt pdda, ktora je kontaminovand rizikovymi prvkami, oSetrend bud’ odstranenim
kontaminantov, kontaminovanych podnych frakcii alebo imobilizaciou rizikovych prvkov
v pddnom lozisku. Kontaminovana poda sa moéze premyvat, ale ako privykope
a skladkovani nie je tento spdsob vhodnou alternativou pre velké plochy. Preto moézu byt’
v takychto pripadoch vhodnejsie na riadenie rizik pre zivotné prostredie a zdravie 'udi iné
opatrenia. Prikladom su znehybnenie pddnych kovov aich biologickd nedostupnost’.
Imobilizacia je technika, priktorej sa zmeny vlastnosti pddy pouzivaji na vyvolanie
chemickych zmien v pode, ¢o vedie k znizenej mobilite rizikovych prvkov, biologickej
dostupnosti a toxicite (Beesley et al., 2011; Komarek ef al., 2013; Bolan et al., 2014).

Je dolezité znizovat dostupnost’ rizikovych prvkov pre ekosystémy. MozZe sa na to
pouzivat napriklad aj kompost, ktory je sanacnym médiom a je prakticky, ekonomicky
a cenovo dostupny (Urminska et al., 2019). Okrem znizovania dostupnosti potencidlne

rizikovych prvkov v péde moze zlepsit’ jej biologicky stav (Garau et al., 2019). Podne
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enzymy rozkladaju organické latky, zGcastnuju sa na redoxnych reakciach a kolobehu zivin.
Mozu sluzit ako dolezité biologické ukazovatele pre hodnotenie kvality pddy

kontaminovanej rizikovymi prvkami (Tang et al., 2019).

1.2 Rizikové prvky v systéme poda-rastlina

Biologicka dostupnost’ rizikovych prvkov v podach je zavisla od chemickej Specifikacie
prvkov. Rastliny reagujt iba na ¢ast’, ktora je ,,fytoaktivna” (Chang ef al., 2014). Rizikové
prvky, ktoré st dostupné pre rastliny, su tie, ktoré st pritomné ako rozpustné zlozky
v pddnom roztoku alebo tie, ktoré su 'ahko rozpustné koreniovymi vyluckami (Gutzler et al.,
2015; Blaylock, Huang, 2000). Hoci rastliny potrebuji pre svoj rast a rozvoj niektoré
rizikové prvky (Cu, Zn), nadmerné mnozstva tychto prvkov sa mozu pre nich stat’ toxickymi
(Djingova, Kuleff, 2000).

Znecistovanie pody rizikovymi prvkami a bioakumulacia rizikovych prvkov v jedlych
Castiach rastlin zavazne ovplyviuje zivotné prostredie a zdravie I'udi a znizuje agronomicky
potencial pol'nohospodarskej pddy, pastvin a lesnych porastov (Hu et al., 2017b;-Dai ef al.,
2019).

Nadmerné koncentracie urcitych rizikovych prvkov (Cu, Ni, Zn), ktoré kontaminuja
podu, obvykle znizuju rast rastlin a biologicku aktivitu pod, ¢o nakoniec vedie k strate
organickych latok v pode (Viventsova et al., 2005). Interakcia medzi organickou hmotou
a rizikovymi prvkami v pode je komplexna. Funkéné skupiny organickych latok, ako sa
alkoholy, fenoly, karbonylové skupiny a karboxylové skupiny, mdézu prostrednictvom
chelacie disociovat’ svoje vodikové i6ny a oddelovat kovové kationy (Park et al., 2011;
Mabhar et al., 2015). Ak samotna pridana organicka hmota do pédy zostane stabilna,
chelatované kovy zostanti imobilizované v pdde. Organické kyseliny, ktoré mozu tvorit
rozpustné komplexy s rizikovymi prvkami, by v§ak mohli zvysit’ mobilitu tychto rizikovych
prvkov (Wiszniewska et al., 2016). Stabilita pddnej organickej hmoty zavisi od mnohych
faktorov ako st hodnoty pH, redoxného potencialu, pomery medzi organickymi kyselinami
s nizkou a vysokou molekulovou hmotnostou. Zmeny v pdde moézu mat’ rézne ucinky
na mobilitu kovov a biopristupnost’ pre rastliny (Hernandez-Soriano, Jimenez-Lopez, 2012).

Rizikové prvky ako napriklad kadmium, olovo, ortut aarzén st celosvetovo
nebezpeCnymi kontaminantami zivotného prostredia. Ich posobenie na rastliny spdsobuje
typické priznaky toxicity, ako je chlordza, stacanie listov, védnutie a zakrpateny rast,
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obmedzené pocty semien alebo dokonca odumretie. Na druhej strane sa rastliny brania proti
toxicite rizikovych prvkov a to aktivaciou enzymov, ktoré eliminuju reaktivne zluceniny
kyslika (napr. peroxidazy, katalazy, superoxiddismutazy atd’.) (Haluskova et al. 2010)
a akumulaciou zlucenin, ktoré¢ zvySuju chelataciu alebo sekvestraciu rizikovych prvkov
(napr. organickych kyselin, fytochelatinov atd’.) (Cobbett, Goldsbrough, 2002).
Identifikovat’ vzt'ahy medzi vlastnostami pddy a absorpciou rastlin sa mézu pouzit’ ako
zaklad na stanovenie smernych hodnét pody urcenych na zabezpecenie ochrany zdravia l'udi
pri konzumacii plodin a na podporu dodrziavania potravinovych noriem (Yang et al., 2016).
Na obrazku 1.2-1 moézeme vidiet’ ako prechadzaju rizikové prvky do rastliny cez listy
alebo korene, prienik rizikovych prvkov cez kutikularne otvory, transfer do cievneho zvazku

a prienik cez prieduchy.
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Obrazok 1.2-1 Zdroje rizikovych prvkov a ich prijem listami a korenimi (Hasan ef al., 2019)

1.3 Agro-environmentalne faktory

Agro-environmentalne faktory predstavuju subor faktorov, ktoré vplyvaju
na pol'nohospodarsku ¢innost’ za uelom ochrany a zlepSovanie kvality Zzivotného

ia, L. vvuFivani 5dv. . envi ,
rostredia, stratégie ochrany a ivanie pod Cielom agro-environmentalneho
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sledovania je zaznamenavat tendencie k nezvratnym zmendm vlastnosti pdod, ako aj
monitorovat’ stabilitu parametrov podnych vlastnosti.

Systém monitorovania pddy na Slovensku funguje nepretrzite od roku 1993. Jeho
ucelom je lepsia ochrana pody so zretelom na trvalo udrzatel'né vyuzivanie pddy. Jeho
dolezitost’ spociva v poskytovani informdacii o meniacom sa priestore a casové variacie
parametrov pddy, ako aj vyvoj kvality pody v ornej pode a podlozi. Siet’ monitorovania pody
na Slovensku je budovana na ekologickych principoch, bertc do tivahy vsetky hlavné typy
pody a podtypy, pddne organické latky, klimatické oblasti, emisné regiony, znecistené
a neznecistené regiony a roézne vyuzitie pody (Kobza, 2015).

Plosne najrozsirenejSou enviro-technologiou je hospodarenie na pdde so svojimi
pozitivnymi a negativnymi prejavmi. Tato technoldgia vyuziva zakladny prirodny zdroj
a suCasne ovplyviiuje iné prirodné prostredie. Z hladiska udrzateI'ného hospodarenia
na pode st dolezité poznatky o fyzikalnej, chemickej a biologickej degradacii pdd
(Fazekasova, Bobul'ska, 2012). Dnes sa v suvislosti s udrzatelnym pol'nohospodarstvom
pouzivaju rozne postupy; jednou z moznosti je obehové hospodarstvo. Obehové
hospodarstvo sa zameriava na (opdtovny) navrh procesov a produktov s cielom
minimalizovat negativne vplyvy na zivotné prostredie znizenim vyuzivania
neobnovitel'nych zdrojov a zlepsenim odpadového hospodarstva (Galati ez al., 2018).

Zmeny v kvalite a produktivite pddy mézu suvisiet’ s degradaciou a transformaciou
zivotného prostredia. Pdda pdsobi ako zdroj zivin avody aako zachytné miesto
pre znecistujuce chemické latky. Zmeny v agregacii a Strukture pody pomocou
konvenénych postupov hospodarenia v polnohospodarstve zvysuju povrchovy odtok
a straty zivin a pddy do vodnych zdrojov. Na druhej strane, postupy obrabania pody
pomahaji udrziavat’ zasobu uhlika a zivin v pdde, ¢o zvysuje jej produktivitu (Bhardwaj et
al., 2011). V poslednych desatrociach v Eurdépe doslo v dosledku intenzifikacie
pol'nohospodarstva k poklesu biodiverzity na polnohospodarskej pode (van Dijk et al.,
2016).

Agrochemikalie su dbdlezitym zdrojom kontaminacie pdd. Ide o nadmerné pouzivanie
pesticidov, dusikatych a draselnych hnojiv, vyuzivanie fosforecnych hnojiv a vysokym
obsahom rizikovych prvkov (As, Cd, Cr, Hg, Pb a U). Hnojenie predstavuje jedno
z agrochemickych opatreni, ktoré vzhI'adom na povahu hnojiva ovplyviiuyje rastliny (prisun
zivin), podu (obsah humusu, hodnotu pH, obsah zivin, obsah soli, obsah znecistujicich

latok), ako aj d’alSie zlozky zivotného prostredia-vodu (podmieniuje vznik eutrofizacie
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povrchovych vdd) a ovzduSie (emisiami plynnych zluc¢enin dusika a uhlika sa podiel’a
na vytvarani a zosilnovani sklenikového efektu).

Z necistot produkovanych samotnou polnohospodarskou vyrobou su, pokial ide
o mnozstvo a Skodlivost’, najvyznamnejsie odpady zo zivocisnej vyroby a odpady zo zle
utesnenych sildznych jam a hnojisk. Exkrementy z velkochovov, ktoré sa tazko likviduja,
sa Casto vyvazaju napolia v nadmernych mnozstvach a predstavuji tak plosny zdroj
znecdistenia (Slavikova, 2013).

Mobilita rizikovych prvkov méze byt spdsobend atmosférickymi javmi (napr.:
odtokova voda, vietor), ktoré zvySuju ich akumulaciu v ornej pdde. Pody a rastliny rastuce
v blizkosti dopravnych tepien su vystavované prijimaniu velkého mnozstva rizikovych
prvkov z prachu, nebezpecnych plynov emitovanych z motorovych vozidiel, ako aj
z prepravovanych materidlov (Liu ef al., 2017). Automobilové aktivity na cestich tiez
prispievaju k hladinam rizikovych prvkov, najmé Pb a Ni, v naSom ekosystéme a to najmé
spalovacimi motormi a opotrebovanim vozidla (brzdy, karoséria, pneumatiky)
a kvapalinami z vozidiel (Maitra, 2016).

Sucasny stav pol'nohospodarstva je zlozitejsi ako v minulosti z dévodu zvysené¢ho
dopytu po celosvetovej vyrobe potravin, ochrany zivotného prostredia a zachovania
prirodnych zdrojov v nasledujtcich desatrociach (Shen er al., 2013). Pol'nohospodarska
vyroba sa snazi predchadzat’ degradacii pody (Galati et al., 2015) a pouzivat mnozstvo
hnojiv, ktoré nemenia vlastnosti pody (Galati et al., 2016) a pritom stale zvySovat vynosy

a produktivitu rastlin.

1.3.1 Péddny organicky uhlik

Podny organicky uhlik je definovany ako uhlik v pddach pochédzajici z rozkladu
rastlinnych a zivoc¢isnych zvyskov, zivych a mftvych mikroorganizmov, ako aj z pddnej
bioty (baktérie) (Scharlemann et al., 2014). Ak sa posudzuje v kombinacii s pridruzenymi
zivinami (dusik, fosfor a sira), spolu moézu prispiet k odolnosti systémov pody/rastlin
(Baldock, 2007).

Organicky uhlik v pdde zohrava doélezita ulohu pri udrziavani zdravia ekosystémov
(Smith, 2016) a hladiny organického uhlika sii podmienené inymi vlastnostami, ako st
Struktara pddy, porovitost, dostupnost’ zivin, stabilita agregatov a mikrobidlna aktivita
(Esmacilzadeh, Ahangar, 2014; Gosain et al., 2015). Obsah organického uhlika v pdde je
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univerzalny ukazovatel’ kvality pody s vyznamnym vplyvom na vlastnosti pody (Mesi¢ et
al., 2012). Moze byt tiez ukazovatel'om urodnosti pody v suchych a polosuchych oblastiach
(Khaledian et al., 2017).

Poda je najvacsim rezervoarom uhlika v suchozemskych ekosystémoch a mala
odchylka vtomto systéme moéze viest k podstatnym zmendm v koncentracii CO»
v atmosfére, ¢o moze potencidlne ovplyvnit’ globalnu zmenu klimy (Davidson, Janssens
2006). Organicky uhlik v pdde je dnes v centre zaujmu medzinarodnych dohovorov o zmene
klimy (UNFCCC), biodiverzite (CBD) a dezertifikacii (UNCCD) (Mesi¢ et al., 2012).
Podny organicky uhlik je kIicovy pre podnu biochémiu, pre udrziavanie pddnych
ekosystémovych sluzieb (zdravé podne mikroorganizmy, kolobeh Zivin a kontrola erdzie)
(de la Paz Jimenez et al., 2002).

Mnozstvo uhlika ulozeného v pdde je vel'mi vyznamné. Pody obsahuju asi trikrat viac
uhlika ako vegetacia a dvakrat tol'ko, ako je pritomny v atmosfére (FAO, 2004). Organicky
uhlik v ornej pode prechadza podstatnymi zmenami v dosledku environmentalnych aj
antropogénnych zmien (Feszterovda, Hudec, 2019a). Ulozenie organick¢ho uhlika
v poI'nohospodarskej pdde je kl'acové pre potravinovi bezpecnost’ a zmieriiovanie zmeny
klimy (Han et al., 2016; Hudec et al., 2015). Podny organicky uhlik je dolezitym faktorom
pri urovani potencidlnej produktivity polnohospodarskej pody a usporiadania pddnych
agregatov aich stability (Zhang et al., 2018a). Autori Lal (2004) a Pan et al. (2009)
uvadzaju, ze zvySujuci sa obsah uhlika v pode méze pomoct’ nielen zvysit' produktivitu
plodin, ale tiez zabezpecit’ jej stabilitu.

Rozklad organického uhlika v pode je regulovany primarnymi faktormi a to podnebim,
vlastnostami pddy, typom pestovanej plodiny a polnohospodarskymi postupmi, vratane
systémov obrabania pody a striedania plodin a aplikacie hnojiv (Hernanz et al., 2002; Fei et
al., 2009). Vstupy organického uhlika do pddy zahfnaju zvysky rastlin (korene, strnisko
po zbere), pridanie organického hnojiva alebo zaoranie pozberovych zvyskov (napr. slama)
do pody (Jiang et al., 2014; Yu et al., 2012). V sucasnosti, ked’ su anorganické hnojiva
dostupnejsie (napr. nizSia cena, lepSie uskladnenie) klesa aplikdcia organickych hnojiv
na ornu podu z 99,9 % v roku 1949 na 25 % v roku 2003 (Yang et al., 2010). Podl'a Huanga
et al. (2007) sa mo6ze mnozstvo nadzemného zvySku vypocitat’ na zaklade hospodarskeho
vynosu plodin a pomeru produkcie nadzemného zvysku k ekonomickému vynosu; korenova
hmota sa méze odhadntit’ pomocou pomeru koreila a vyhonku (Yu ef al., 2012). Uvadza sa,

ze miera premeny uhlika je 8 % roc¢ne na obrabanych pddach a 10 % roc¢ne na pdédach, ktoré
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nie st obrabané (Duiker, Lal, 1999). Pol'nohospodarske pddy by mali posobit ako dolezity
zachytava¢ C na kompenzaciu fosilnych paliv (Smith, 2004; Lal, 2016).

Mnozstvo a kvalita podneho organického uhlika v pol'nohospodarsky obrabanej pode
do velkej miery ovplyviuje tGrodu plodin (Pan ef al., 2009; Lal, 2010a). VéacSina
pol'nohospodarskych pdd obsahuje nizSiu koncentraciu organického uhlika ako pody, ktoré
nie su vyuzivané na pol'nohospodarsku produkciu, kvoli vyssej rychlosti mineralizécie,
urychlenej zmenami v rezimoch teploty pody a vlhkosti, nizSiemu vstupu uhlika z biomasy
a vys$im stratdm spdsobenych intenzivnou erdziou a vylihovanim (Lal, 2004). Akakol'vek
¢innost’, ktord zvysuje fotosynteticki asimilaciu uhlika alebo spomal'uje uvolnovanie
ulozeného uhlika, zvysi mnozstvo ulozeného uhlika a tym nielen zmierni zmenu podnebia
prostrednictvom ukladania C (Smith et al., 2008), ale aj zlep$i vynos trody prostrednictvom
zvySenia kapacity vody dostupnej pre rastliny, zlepsi zadrziavanie zivin a efektivnost’ ich
vyuzivania, zvySenia mikrobidlnej biomasy C a zvySenie aktivity dazdoviek a inych

podnych organizmov (Lal, 2004).

760 Pg C v ovzdusi

60 Pg C.rok™
ﬁ 90 Pg C.rok™ @ ﬁ
Voda 9 000 Pg C @‘

e L )

Péda 2000 Pg C

Obrazok 1.3.1-1 Globalne cykly uhlika v prirode (Bielek, 2014)

Zasoby uhlika v zlozkach prirody st v neustalych kolobehoch, teda prestivaju sa medzi
zlozkami prirody v relativne velkych mnozstvach. Cisty svetovy roény presun uhlika
z podno-vegetacného komplexu do ovzdusia a spit’ sa odhaduje na 60 Pg C (IPCC, 2000),
¢o je menej ako sa presuva medzi moriami a atmosférou (90 Pg C). Nazorne je tato vymena

uvedena na obrazku 1.3.1-1 (Bielek, 2014).
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So zvySovanim produkéného potencialu pod sa Cisté emisie CO2 do ovzdus$ia znizuju.
Kvalitnejsie a produkénejSie pody maju akysi uspornejsi rezim premien uhlika vo svojom

prostredi (Bielek, 2014).

1.3.2 Pddna reakcia

Podna reakcia je vysledkom schopnosti pddy uvoltiovat do pddneho roztoku a tiez
viazat’ z neho vodikové a hydroxidové idny a vytvarat’ v podnom roztoku rozlicné pomery
ich mnozstiev (Bielek, 2014). Pddne pH je urc¢ené rovnovahou medzi kyslymi a nekyslymi
kationmi na koloidnych povrchoch a rovnovdhou medzi vodikovymi i6nmi (H")
a hydroxidovymi i6nmi (OH") v podnom roztoku (Brady, Weil, 2008). Terminy kyslost’,
neutralnost’ a zasaditost’ st zaloZené na rozmedzi hodn6t 0 - 6, 7 a 8 - 14 (Delgado, Gomez,
2016). Jednotka pddnej reakcie predstavuje koncentraciu vodikovych ionov (H") v pddnom
roztoku a vyjadruje sa formou zaporného dekadického logaritmu (Bielek, 2014). V pode je
hodnota pH usmernovana koloidmi pody. Ovplyviuji ju obsahy ilu, organickych latok
aoxidov (Delgado, Gomez, 2016). Aktivna kyslost' je dand koncentraciou volnych
vodikovych i6nov vo vodnom vyluhu. Vymenna kyslost' je zvySend vodikovymi i6onmi
uvolnenymi do poédneho roztoku vymennymi reakciami pri pouziti vyluhu KCI (c¢(KCl) =
0,1 mol.dm™) (Bielek, 2014). Podna reakcia ma dolezitd tlohu v polnohospodarskej
¢innosti (Hudec et al., 2017). Kontroluje mnozstvo a koncentraciu pddneho mineralu
potrebného pre rast plodin (Jones, 2002).

Hodnota pH pody je spojena s mnohymi vlastnostami pody (rovnovaha hydrolyzy
i6nov, mikrobidlne spoloCenstvd a obsah organickych latok) (Hong et al., 2018). Pddna
reakcia reguluje trodnost pody, biochemické procesy v pdde a ovplyviuje Struktiuru
a fungovanie suchozemskych ekosystémov (Kunito et al., 2016; Hong et al., 2019). Hodnota
pH je meratel'na vlastnost’ pody, ktora moze sluzit’ predovsetkym ako ukazovatel’ kvality
pody, jej fungovania a désledkov na zivotné prostredie (Chen et al., 2019). Klimatické
a edafické faktory mézu menit’ pH pody posunutim rovnovahy medzi kyslymi a nekyslymi
kationmi alebo medzi i6nmi H* a OH™ vpode (Ji et al., 2014). Podne pH reguluje
ekosystémova Struktira a funkcia, mikrobidlne vlastnosti, dynamika uhlika a dusika v pode
a emisie sklenikovych plynov (Ji et al., 2014). Dynamika pH pody moze sluzit’ ako index
efektu globalnych zmien na suchozemskych ekosystémoch (Yang et al., 2012). Distribucia
pH pddy vo velkom geografickom priestore je ur¢end réznymi environmentalnymi faktormi
pozorovanymi na povrchu krajiny (Ji et al., 2014). Pédne pH je dolezité na kontrolu
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mnohych vlastnosti pody (Feszterova, Hudec, 2019b). Rozdiely v pH pody mézu stvisiet
so zmenami podnebia, pédneho pufrovacieho systému, depozicie dusika a rastlin (Hong et
al., 2019).

Ako kl'icové meradlo vlastnosti pody vykazuju hodnoty pH v pode tiez urcité vzorce
priestorového rozlozenia. Napriklad sa vSeobecne uznédva, ze pH pody je nizSie v nizsich
zemepisnych Sirkach (Binkley, Richter, 2013), v mokrom prostredi oproti suchym oblastiam
(Slessarev et al., 2016). Suché podnebie stvisi s alkalickou podou, tropické a studené
podnebie st spojené so silne kyslou pddou, zatial’ ¢o polarne a mierne podnebie majii mierne
kyslu pédu (Fabian et al., 2014). Vysoko alkalické pddy sa vyskytuju najmé v suchych
a polosuchych krajinnych oblastiach, pretoze existuje minimalna uroven vyluhovania
a vysoka uroven odparovania, o vedie ku koncentracii zakladnych katiénov v pode. Kym
alkalita pody je beznym problémom suchych a polosuchych krajin, proces acidifikacie pody
je jednym z najvacsich problémov degradacie pody, ktorym svet ¢eli (Filippi ef al., 2018).
Na rozdiel od niektorych problémov s pddou, ktoré sa zvyéajne obmedzujii na ornicu
(Marchant et al., 2015), zasaditost’ pddy a jej kyslost’ st v podlozi obzvlast dolezité. Napriek
tomu existuje velmi malo §tidii o monitorovani pody, ktoré sa zameriavaju
na monitorovanie zmien podlozia akejkol'vek pody (Filippi et al., 2018). Rozne typy pody
s roznymi materskymi horninami mézu tiez zohravat’ doleziti Glohu pri Gprave systémov
pufrovania pody a viest’ k odlisSnym hodnotam pH (Fabian ef al., 2014).

Okyslenie pody je jednym znajvacsich environmentdlnych  problémov
pol'nohospodarstva vo svete (Shin et al., 2017). Je dbélezitym parametrom, ktory moze
regulovat’ Struktiru a funkciu ekosystému (Ji ef al., 2014). V poslednych desatrociach sa
acidifikacia pody vyrazne urychlila roznymi nevhodnymi antropogénnymi ¢innostami
(napriklad emisie CO, intenzivne hospodarenie na pdde), ktoré veda k nedostatku urodnosti
pddy, zmene mikrobialnej aktivity a znizenie vynosu plodin (Huang et al., 2015b;
Senbayram et al., 2019). Okyslenie pody urychl'uje aktivaciu rizikovych prvkov v pode
a niektoré toxické prvky nasledne vstupuji do potravinového retazca prostrednictvom
absorpcie rastlin (Lv et al., 2020). Eutrofizacia z pddy spolu so znizenim pH pody mdzu
zvysit riziko znecistenia zivotného prostredia naslednym vyluhovanim zivin (Soto ef al.,
2015). Napriklad bolo publikované, ze pH pddy vykazuje silny negativ stvislost’
s mnozstvom zrazok (Chytry akol., 2007), a to predovsetkym v dosledku zvySeného
vyluhovania nekyslych kationov (t.j. Ca?*, Mg?*, K" a Na") pozdiz zrdzkového gradientu.

Vapnenie polnohospodarskych pdd by malo zavisiet od réznych parametrov, ako
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od povodného pH, typom pddy a s poziadavkami na pH vysadenej plodiny (Fabian et al.,
2014).

Podna reakcia je jednou zo zakladnych vlastnosti pody, ktora suvisi s dostupnost’ou
zivin v pode a ktora je ovplyviiovana vstupom agrochemikalii (Gardi, Yigini, 2012), a pH
patri medzi najvplyvnejsie parametre pddy, pretoze ovplyviuje vSetky chemickeé, fyzikalne
a biologické vlastnosti pody (Husson et al., 2018). Pddna reakcia patri medzi
environmentalne faktory v pdde, ktory ma nielen priame G¢inky na pddne mikroorganizmy,
ale aj nepriame ucinky, napriklad na zlozenie rastlinnych spolocenstiev, podmienky vyzivy
arozpustnost’ a toxicitu rizikovych prvkov (Fernandez-Calvifio, Baath, 2010). Rozsah
mobilizéicie zavisi od rizikového prvku a stupiia acidifikacie. H3O" i6n v kyslej vode vytlaca
kationy zich vdzbovych miest, ¢o spOsobuje zvySené mnozstvo desorpcie rizikovych
prvkov. Rézne afinity vdzbovych miest k prvkom mézu spdsobit’ rozne rychlosti a mnozstva

desorbovaného prvku (Zheng et al., 2012).
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2 CIEL PRACE

Vyuzivané polnohospodarske vyrobné postupy a zmeny mikrobidlneho prostredia
v pdde sposobené povrchovou vegetaciou a korenovymi systémami mozu vplyvat na
aktivitu a migracné pohyby rizikovych prvkov v pdde a tak ovplyvnit’ aj ich pritomnost’
a vlastnosti. Preto ak sa ma primerane riesit’ a zmiernit’ zne€istenie pod rizikovymi prvkami,
je potrebné objasnit’ vztahy medzi distribiiciou rizikovych prvkov v pdde a sposobom
vyuzivania krajiny.

Ciel'om vedeckej monografie pod nazvom “Rizikové prvky v systéme poda - rastlina
na priklade vybranej lokality” bola kvantitativna analyza obsahu vybranych t'azkych kovov
(Cd, Cu, Pb, Zn) v pol'nohospodarskej pode (ornd poda). Boli sledované zmeny obsahov
rizikovych prvkov na troch vybranych lokalitich na Slovensku (katastralny urad Zlaté
Moravce, Nitriansky kraj). Analyzované pddne vzorky z vybranych lokalit (Lokality I. - II1.)
predstavuji podne jednotky, v ktorych okrem obsahov Cd, Cu, Pb, Zn bol sledovany aj vplyv
faktorov ako pH, celkovy organicky uhlik (Cox) poCas rokov 2017 - 2019. Tieto vplyvy
zaviseli od faktorov prostredia a agro-environmentalnych faktorov na analyzované
hodnoty. Zamerom bolo ziskat poznatky o vzajomnom vztahu podda-rastlina. V tejto
suvislosti boli do ornej pddy zapracovavané pozberové rastlinné zvysky. Sledovali a
hodnotili sme aj prenos vybranych rizikovych prvkov do jednotlivych casti pestovanej
plodiny (psenica leetnd forma ozimnd) so zameranim na udrzatelné pol'nohospodarstvo a
kvalitu rastlinnej produkcie.

Pri rieSeni sme sa orientovali na:

- odber pddnych vzoriek v jarnom a jesennom obdobi (2017 - 2019), odber rastlinnych
vzoriek (2019) a ich nasledna uprava/priprava na analyzy;

- stanovenie vybranych chemickych charakteristik: podna reakcia (pH) (aktivna a vymenna),
celkovy organicky uhlik a humus;

- stanovenie pseudototalneho obsahu Cd, Cu, Pb a Zn, vo vyluhu luc¢avky kralovskej (HCI :
HNO;3; = 3 : 1) amobilnych foriem Cd, Cu, Pb a Zn, Cu, Cd a Pb (vo vyluhu NH4NO3
¢ =1 mol.dm™);

- stanovenie obsahu Cd, Cu, Pb a Zn v rastlinnych ¢astiach (koren, steblo, list, zrno) pSenice
letnej formy ozimnej (Triticum aestivum L.);

- matematicko-§tatistické vyhodnotenie analyz;

- hodnotenie zmien obsahu rizikovych prvkov v pddnych jednotkach sledovaného tizemia

v zavislosti od vybranych agro-environmentalnych faktorov.
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3 MATERIAL A METODIKA

3.1 Charakteristika uzemia

Okres Zlaté Moravce patri do Nitrianskeho kraja (rozloha je 521 km?) a lezi
v juhozapadnej Casti Slovenskej republiky, v severozapadnej Casti Hronskej pahorkatiny.
Uzemie okresu je situované v severnom vybezku Podunajskej niZiny po oboch stranach
rieky Zitavy. Zapadnu Gast’ tvori pohorie Tribe¢ a vychodnu Pohronsky Inovec. Okres Zlaté
Moravce je so svojim okolim stcastou uzavretého prirodno-zemepisného celku, ktorého
osou je horny tok rieky Zitavy, tvoriacej predel pohoriami Tribe¢ a Pohronsky Inovec (Siile,
Siile ml., Adamova, 2005). Mesto Zlaté Moravce je centrom zlatomoraveckého regionu
Horné Pozitavie. Rozloha mesta je 45,36 km? s primestskymi ¢astami Prilepy a Chyzerovce
(Balazova a kol., 2015). V okrese sa nachadza cast’ Chranenej krajinnej oblasti Ponitrie
a 8 chranenych aredlov zvi¢sa parkov (Priloha 1) (Siile, Siile ml., Adamova, 2005).
Na uzemi Zlatych Moraviec nie je vymedzené ziadne izemie s osobitnym rezimom ochrany
prirody a krajiny, okrem chraneného stromu Platan v Zlatych Moravciach (k. u. Zlaté
Moravce, ochranné pasmo 2. stupen ochrany). V SirSom zemi s vyhlasené d’alSie chranené
stromy - dub cerovy (Quercus cerris L.) v Hosti, dub cerovy (Quercus cerris L.)
v Nevidzanoch a Veléické cery (Quercus cerris L.) (Koc¢icka, 2016).

Pahorkatiny st z vdésej Casti odlesnené a premenené na pol'nohospodarsku krajinu.
Nizsie cCasti pohori pokryvaju teplomilné dubové lesy, ktoré v najvysSich polohach
prechadzaju do bucin. Na pahorkatine sa miestami vyskytuju ostrovy dubovych a agatovych
lesov. Zo vzacnych rastlin sa v okrese vyskytuju: iskernik ilyrsky, slezinnik seversky,
hrdobradka pachnuca, lan chlpaty. V pahorkatinnej Casti ziju zéastupcovia zivocisneho
spolocenstva poli a luk: zajac pol'ny, jarabica polnd, prepelica polna, bazant polovny,
hrabo§ pol'ny, tiez zivocisne druhy listnatého lesa: srnec lesny, jelen lesny, diviak lesny,
kuna lesna, daniel Skvrnity (Siile, Siile ml., Adamova, 2005).

Prilepy sa nachadzaju vo vychodnej Casti Nitrianskeho kraja, v okrese Zlaté Moravce.
Od roku 1960 su mestskou ¢astou mesta Zlaté Moravce, nachadzaji sa v juhovychodnej
Casti ich katastralneho uzemia. Nadmorské vysky sa pohybuju v rozpéati 192,5 m n. m.
(vyGstenie potoka SiroGina z katastralneho uzemia sidla) az po260 m n.m.

v severovychodnej ¢asti uzemia (Michalkoc-Kudrejova a kol., 2004).
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3.1.1 Klimaticka charakteristika izemia

Okres Zlaté Moravce patri do europsko-kontinentalnej klimatickej oblasti mierneho
pasma s oceanskym vzduchom, ktory sa transformuje na kontinentalny. Popri pradeni
oceanskeho vzduchu je tu ijuzné pradenie od Stredomoria, prinaSajuce najvydatnejSie
zrazky najméd na jesenl a jar, ako aj arktického vzduchu, ktory prindSa znacné ochladenie
v zime. Region Zlatych Moraviec patri medzi najteplejSie oblasti Slovenskej republiky
(Batora a kol., 1998). Nizinata Cast’ patri do teplej, pohoria do mierne teplej klimatickej
oblasti (Siile, Siile ml., Adamovéa, 2005). Pridenie vzdu$nych més je podmienené

morfologiou uzemia, prevladaju vychodné a severozapadné vetry (Biely, 2005).
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Na vybranych sledovanych lokalitich sme graficky spracovali klimatické tdaje
z0 zdrojov SHMU v Bratislave (2020) z meteorologickej stanice Mochovce (261 m n. m.).

Meteorologicka stanica Mochovce je vzdialena od sledovanych lokalit do 10 km. Klimatické
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udaje sa tykali thrnu zrazok a priemernej mesacnej teploty (Obrazok 3.1.1-1), poctu dni s 1-
4,9 mm as 5 a viac mm zrazkami (Obrazok 3.1.1-2), priemernii teplotu pody v hibke 5 cm
a20 cm (Obrazok 3.1.1-3) od januara 2017 do septembra 2019. Sledované uzemia Zlaté
Moravce-Prilepy st v nadmorskej vyske od 170 m n. m do 300 m n. m. Priemerné teploty

na sledovanych lokalitach sa pohybovali od -6,4 °C do 23,1 °C.

3.1.2 Geomorfologické, geologické a pedologické pomery

Vzhl'adom na hierarchické usporiadanie geomorfologickych jednotick mozno kataster
Zlatych Moraviec zaradit’ postupne az do pétnastich jednotiek roznej hierarchickej trovne.
Kataster mesta v celku patri len do najvyssej orografickej jednotky zaberajucej vel’ku cast
Euroazie-Alpsko-Himalajskej sustavy utvorenej pocas druhohorného alpinskeho vrasnenia
(Batora a kol., 1998).

Vicsina katastra lezi v ramci Podunajskej pahorkatiny, ale takmer tretina katastra — jeho
vychodna &ast — leZi v Pohronskom Inovci (Bétora a kol., 1998), v tidoli rieky Zitavy,
na hranici zapadného a stredného Slovenska (Siile, Siile ml., Adamova, 2005). Vi&sina
katastra Zlatych Moraviec lezi v nizinnom vySkovom stupni v nadmorskych vyskach
170 - 300 m. Zlaté Moravce lezia v nadmorskej vyske 195 m n. m (Batora a kol., 1998).
Rovinny az pahorkatinovy chotar na Pohronskej a Zitavskej pahorkatine v dolinch Zitavy
a potoka Siro¢ina a na svahoch Pohronského Inovca tvoria mladotretohorné ily, sliene
a StrkopiescCité stvrstvie s horizontami artézkej vody. Na povrchu su Stvrtohorné sprase,
hliny a rie¢ne uloZeniny. Ma illimerizované, hnedozemné a nivné pody (Siile, Siile ml.,
Adamova, 2005).

Pahorkatiny tizemia okresu st pokryté sprasami a spraSovymi hlinami, z ktorych
miestami vystupuju neogénne ily, piesky a Strky. V stavbe TribeCa prevladaju najma
prvohorné granodiority a diority, zktorych naokraji vyrazne vystupuju odolné
spodnotriasové kremence (Siile, Siile ml., Adamova, 2005). Tribe¢ské pohorie vzniklo
vplyvom Hercynskeho vrasnenia koncom prvohor. Tvoria ho hlbinné horniny, ktoré sa
nedostali v podobe lavy na povrch, ale utuhli v zemskej kore. Jadro tvoria zuly a diority.
Vplyvom d’al$ich geologickych zmien sa menili na krystalické bridlice. V druhohornom
obdobi pokryli zulové horniny triasové a jurské vapence a kremence, ako i sedimenty, ktoré
boli viackrat zvrasnené a obalené silnymi sedimentmi vapencov, dolomitov, pieskovcov
a hlavne kremencov (kvarcitov) (Biely, 2005; Biely, 2008). Pohronsky Inovec je neogénne
sope¢né pohorie budované andezitmi a ich pyroklastikami (Siile, Siile ml., Adamova, 2005).
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So sopecnou c¢innostou v Pohronskom Inovci je spity vznik avyskyt rudnych zil
obsahujucich drahé kovy-zlato a striebro. Jeho horniny tvoria prevazne andezity, cadice,
tufry, ryolity, trachyty, sopecné sklo, ale aj andezitové brekcie - “obycké travertiny” (Biely,
2005; Biely, 2008). Znizena Cast’, patriaca do Podunajskej niziny, je pahorkatina s tivalinami
a tvalinovitymi dolinami. Tribe¢ aj Pohronsky Inovec sa nad iou dvihaju vyraznymi
strafiami pozdiZ tektonickych zlomov. Ich reliéf je vrchovinovy a hornatinovy, v Tribedi
spestreny monoklindlnymi chrbtami - horkami, ktoré vznikli na odolnych kremencoch (Siile,
Siile ml., Adamova, 2005).

Na spradiach pahorkatin sa vyvinuli najmi hnedozeme, pozdiz Zitavy nivné pody
fluvizeme. V Tribec¢i a Pohronskom Inovci prevliadaju hnedé lesné pody kambizeme (Siile,
Siile ml., Adamova, 2005). Nivy st pokryté fluvizemami modalnymi az glejovymi, st to
pody hlboké, stredne tazké (hlinit¢) az tazké (ilovohlinité¢). V polnohospodarsky
vyuzivanom Uzemi prevazuji kvalitné hlboké hlinité hnedozeme a luvizeme, modalne az
pseudoglejové. Najrozsirenej$imi pddami v podhorskej az horskej oblasti sii kambizeme,
modalne, pseudoglejové, luvizemné. V zastavanych tzemiach vznikli kultizemné subtypy
uvedenych podnych typov az antrozeme (Balazova a kol., 2015). Vymera ornej pody uzemia

Zlatych Moraviec predstavuje 1515 ha (Kocicka, 2016).

3.1.3 Hydrologické a hydrogeologické pomery

Stredom tizemia preteka rieka Zitava, ktora prameni v Pohronskom Inovci a z oboch
stran do nej vtekaji kratie toky, zlava Siro¢ina, sprava Hostiansky a Ceresiiovy potok. Niva
Zitavy je zanesena rie¢nymi usadeninami (Siile, Siile ml., Adamova, 2005). Podla
klasifikacie tokov Slovenska Zitava ajej pritoky patria do vrchovinovo-nizinnej oblasti
s dazd’ovo-snehovym typom rezimu odtoku. Najvyssie vodné stavy a prietoky sa vyskytuja
v marci, najnizsie v septembri. Pokles prietokov v zime je malo vyznamny (Batora a kol.,
1998).

V katastralnom tzemi Zlaté Moravce sa nenachadzaju vodné plochy. Podla
hydrogeologickej rajonizacie Slovenska tizemie patri do hydrogeologického rajonu neogénu
Nitrianskej pahorkatiny. Okolie uzemia je prevazne budované kvartérnymi sedimentmi a to
piesCitymi $trkmi, pieskami a ilmi, v nadlozi nachadzajicimi sa hlinami a piesCitymi
hlinami. V zaujmovom uzemi predkvartérne podlozie vytvaraju sedimenty pliocénu,
zastipené prevazne piesCitymi ilmi. Ide o vel'mi slabo priepustné sedimenty, ktoré vytvaraju
izolator horizontu podzemnych vdd viazanych na povrchovu vrstvu kvartéru (Jurik, 1999).
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V neovulkanickych-sope¢nych horninach Pohronského Inovca sa vyskytuji podzemné
vody puklinové aporové, resp. medzizrnové (Batora a kol., 1998). Hladina podzemnej vody
je v bezprostrednej hydraulickej suvislosti s povrchovymi vodami vodnych tokov. Smer
pridenia podzemnej vody je naviazany na smer toku rieky Zitava a celkového sklonu izemia
(severojuzny). Podzemné vody st slabo mineralizované. Zasoby podzemnej vody su
doplfiané atmosférickymi zrazkami a pri vysokych stavoch brehovou infiltraciou
z povrchovych tokov. Podzemna voda prudi subparalelne so sklonom udolia (Rakovsky

a kol., 1969; Balazova a kol., 2015).

3.1.4 Charakteristika podnych typov sledovanych lokalit (pddnych jednotiek)

Bielek (2014) rozdelil typy pdd na Slovensku do skupin na zéklade kombinacie
informacii o priemernych vynosoch, sklone a jeho expozicii, obsahu kametia, hibke pody,
pddnej Struktire a klimatickych oblasti.

V skiimanom tzemi prevladaji podla klasifikaéného systému pdd Slovenska (SPS,
2014) pddny typ a subtypy jednej skupiny pody, a to skupiny pdd hnedych.

Hnedozem (HM) - trojhorizontova A-B-C pdda vyvinutd prevazne na sprasiach a inych
kvartérnych a neogénnych sedimentoch v podmienkach periodicky premyvného rezimu.
Hnedozeme maju tenky svetly (ochricky) humusovy horizont a vyrazny B-horizont, ktory
vznikol translokaciou ilovych ¢astic. Oby¢ajne neobsahuju v podnom profile skelet (Bielek,
2014). Z produkénej charakteristiky st vysoko produkéné orné pody az menej produkéné
trvalé travne porasty. Z agronomickej charakteristiky si to trodné pody vyhovujuce
Sirokému sortimentu rastlin. Vzhl'adom na niz§i obsah humusu ich treba organicky hnojit
a pestovat’ na nich viacrocné krmoviny. Subtypy HM - modéalna, luvizemna, pseudoglejova,
kultizemna (Bielek, 2017). Hnedozeme vznikaji vo vyssich ¢astiach pahorkatin (150-450 m
n. m.). Substratom s stale eolické sedimenty, vacSinou uz odvapnené, ale najma sprasové
hliny a hliny. Povodnou vegetaciou su vécsinou listnaté lesy (dubové, dubovo-hrabové)
s hustym travnym porastom. Pribudli zrazky a klesla teplota a v podmienkach periodicky
premyvného vodného rezimu dochadza k procesom eluviacie. V niektorych hnedozemiach
sa v procese illimerizacie vyraznejs$ie podiel'aju na translokacii koloidov humusové latky,
ktoré zvysuju ich lyofilnost’ a postivaji hranicu ich koagulacie, v dosledku ¢oho moézu
migrovat’ aj pri vy$sSej koncentracii pddneho roztoku. Bezne vSak vidiet' ochudobneny

a obohateny horizont je vzacne, pretoze vacSina hnedozemi sa intenzivne obraba a bud’ sa
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eluvialny horizont priorava k humusovému alebo pri rozsiahlej er6zii dochadza az k jeho
odnosu (TobiaSova, 2017).
Oznacenie podnych jednotiek v sledovanom uzemi podla BPEJ (Bonitované Pddno-
Ekologické Jednotky) (Linkes a kol., 1996):
- (44) hnedozeme typické, na spraSiach, stredne tazké (Lokalita I.; Obrazok 3.3-1;
Priloha 2);
- (45) hnedozeme typické az hnedozeme luvizemné na sprasovych hlinach, stredne
tazké, lahké (Lokalita I11.; Obrazok 3.3-1; Priloha 2);
- (46) hnedozeme (typ) na sprasovych hlinach, tazké (Lokalita II.; Obrazok 3.3-1,
Priloha 2).

3.2 Lokality odberu

Podne vzorky sme odobrali z 3 réznych pddnych jednotiek (Lokality I. - I11.) v 5 hibkach
(Obrazok 3.2-1) v k. u. Zlaté Moravce-Prilepy, v severozapadnej Casti Hronskej pahorkatiny.
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Cielene sme sa zamerali na lokality s rovnakym spdsobom vyuzitia (orna pdda) v ramci
jedného okresu (Zlaté Moravce), aby sme ukazali aké st rozdiely v obsahoch rizikovych
prvkov a sledovanych parametroch ornych pdod. Pricom orna pdda Lokality 1. na vychode
hranic¢i s remizkou a na zapade je rovnobezna Castou Zlaté Moravce-Prilepy. Lokalita II. je
umiestnend na severo severovychod (SSV) od casti Zlaté Moravce-Prilepy. Vyuzivana orna
pdda Lokalita III. susedi s cestnou komunikaciou I. triedy ¢. 65. V Tabulke 3.2-1 st

zaznacené lokality s GPS lokalizaciou.

Tabul’ka 3.2-1 Zlaté Moravce-Prilepy: sledovana oblast’ odberu podnych vzoriek

Lokalit . Druh Sposob vyuzivania Podna jednotka* oznacenie podl’a
' Koordinaty pozemku ’ poze}:nku : BPEJ b
ILokalita I. 48°21'53.5"N hnedozeme typické, na sprasiach, stredne
18°24'59.4"E Pozemok, na ktorom tazké (44)
Lokalita IT. | 48°22'01.1"N | ornd pdda | sa pestuju obilniny | hnedozeme (typ) na sprasovych hlinach,
18°24'55.6"E (predplodina kapusta tazké (46)
48°22'25.3"N repkova prava, hnedozeme typické az hnedozeme
ILokalita ITI. | 18°25'01.8"E podkap. 4.1.1).  |luvizemné na sprasovych hlinach, stredne
tazké, lahké (45)

Poznamka: *oznacenie podl'a BPEJ (Bonitované podno-ekologické jednotky) (Linkes a kol., 1996)

3.2.1 Odber, uprava a spracovanie podnych vzoriek

Mimoriadnu pozornost’ treba venovat’ odberu podnych vzoriek. Treba dbat’ na spravne
vytyCenie pozicii jednotlivych monitorovanych lokalit pri odbere pdédnych vzoriek.
Vhodnym sposobom odberu je systematicky neusporiadany odber. Tento sposob je zalozeny
na rozdeleni pozemku do pravidelne rozdelenej mriezky. Takto sa zabezpeci rovnomerné
rozdelenie povrchu pozemku a prispeje k dosiahnutiu objektivnych vysledkov (Nozdrovicky
a kol., 2008).

Odber podnych vzoriek pre stanovenie chemickych analyz sa robil poédnym vrtakom
do papierovych vreciek, ktoré boli oznac¢ené prislusnymi identifika¢nymi udajmi (lokalita,
hibka odberu, datum odberu) (Tobiagova et al., 2018).

Odber vzoriek z vybranych lokalit sa uskuto¢nil v obdobi rokov 2017, 2018 a 2019
(jar, jesen). Celkom bolo odobratych 240 podnych vzoriek z pdd vyuzivanych ako orna poda.
Podne vzorky sme odobrali z 5 rznych hibok (od 0,0 m do 0,5 m).

Uprava podnych vzoriek nasledovala v ¢o najkratSom &ase po ich odbere (Tobiasova et al.,
2018). Vzorky pody sa susili na vzduchu pri izbovej teplote v tienenej miestnosti bez
pristupu slnecného Ziarenia rozprestreté na tenka vrstvu na sacom papieri a necistoty, ako st

kamene a Casti rastlin, sa odstranili. Takto vysusené podne vzorky sa pomleli na jemny prach
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a stanovili sa v nich obsahy vybranych rizikovych prvkov (aj mobilna forma), pH, podny

organicky uhlik podl'a prislusnych metod na ich stanovenie.

3.3 Pouzité analytické metody

Pédna reakcia bola stanovena potenciometricky (podkapitola 3.3.1). Stanovilo sa
aktivne a vymenné pH v podnych vzorkach, kde sme postupovali podl'a Blacka (1965).
Na vyhodnotenie vysledkov aktivnej podnej reakcie sme pouzili hodnotenie podl'a autorov
Fiala akol. (1999) a pri vymennej pddnej reakcii sme pouzili hodnotenie autorov Curlik
a kol. (2003).

Obsah organického uhlika sme stanovili mokrou oxida¢nou metodou Walkey-Black
(1934). a z jeho obsahu sme vypocitali obsah humusu (podkapitola 3.3.2). Navazky podnych
vzoriek na stanovenie Cox sme prispdsobili predpokladanému obsahu organického uhlika
podl'a autorov Tobiasova a kol. (2018). Klasifikaciu obsahu Cox a humusu sme hodnotili
podla Simanského (2010).

Obsah vybranych rizikovych prvkov (Zn, Cu, Cd a Pb) v podnych vzorkach, rastlinnych
Castiach sme stanovili metodou atdbmovej absorpénej spektrometrie s atomizaciou v plameni
(podkapitola 3.3.3). Pdodne vzorky na stanovenie obsahu rizikovych prvkov sme
mineralizovali v lu¢avke kralovskej (podkapitola 3.3.3.1) a pre obsahy biopristupnych
foriem rizikovych prvkov sme extrahovali v NH4NO; (podkapitola 3.3.3.2). Rastlinné Casti

a hroznovt §t'avu sme mineralizovali v roztoku HNO3 a H2O; (podkapitola 3.3.3.3).

3.3.1 Stanovenie aktivnej a vymennej podnej reakcie

Princip metédy stanovenia pH potenciometricky je zaloZzeny na merani
elektromotorického napétia galvanického ¢lanku, ktory vznikd spojenim indikaénej
elektrody (ktorej potencial zavisi od koncentracie meraného roztoku) ponorenej
do skiimaného roztoku s porovnavacou elektrodou (ktorej potencial je staly a nezavisi
od pomerov v skiimanom roztoku). Elektromotorické napdtie ¢lanku sa meria pH-metrom
(Simansky a kol., 2017). Na stanovenie aktivneho a vymenného pH sme postupovali podl'a
Blacka (1965).

Podne vzorky sme navéazili donddob sobjemom 100 cm® o hmotnosti 5g pody

s presnostou na dve desatinné miesta. Pri aktivnej podnej reakcii sme pridavali do nadob
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destilovant vodu o objeme 12,5 cm®. Do navézenej pddnej vzorky pri vymennej pddne;j
reakcii sme pridali roztok 1 mol.dm™ KCI o objeme 12,5 cm? (1 mol.dm™ KClI roztok sme
pripravili rozpustenim 74,56 g soli v destilovanej vode doplnenej na objem 1 dm?). Zaliate
vzorky sme dali do laboratornej trepacky (TE IIL., v.¢. 130 84, Typ LT 1, Sklarny Kavalier,
Votice) a nechali trepat’ 20 min. Po uplynuti doby trepania sme do vzoriek vlozili elektrédu
pH metra (pH Meter Orion 2 STAR, Thermo Scientific, Singapore) a po ustaleni hodnoty
pH sme tato hodnotu zapisali. V kazdej hibke podnej vzorky boli robené minimélne
2 opakovania aktivnej a vymennej podnej reakcie. Pred meranim pH v pddnych vzorkach
bol pristroj kalibrovany na hodnotu pH standardu (4,01; 7,00; 10,01).

Pre vyhodnotenie nameranych hodn6t sme pri aktivnej pddnej reakcii pouzili kritéria

z tabul’ky 3.3.1-1 a pri vymennej pddne;j reakceii z tabul’ky 3.3.1-2.

Tabulka 3.3.1-1 Hodnotenie vysledkov Tabulka 3.3.1-2 Hodnotenie vysledkov
aktivnej podnej reakcie (Fiala a kol., 1999) vymennej pddnej reakcie (Curlik a kol.,

2003)

pH(H20) Hodnotenie pH(KCI) Hodnotenie
do 3,5 vel'mi silne kysla do 4,5 silne kysla
3,6-4,5 silne kysla 4,6-5,5 kysla
4,6-5,5 kysla 5,6-6,5 slabo kysla
5,6-6,5 slabo kysla 6,6-7,2 neutralna
6,6-7,2 neutralna 7,3-8,5 slabo alkalicka
7,3-8,5 slabo alkalicka 8,6-10,0 alkalicka
8,6-9,5 alkalicka nad 10 silne alkalicka
nad 9,5 silne alkalicka do 4,5 silne kysla

3.3.2 Stanovenie obsahu organického uhlika a humusu

Pri stanoveni sa postupovalo podl'a mokrej oxida¢nej metdédy Walkey-Black (1934)
(Page et al., 1982). Metdda je zalozena na oxidacii organického uhlika kyslikom uvolnenym
z K>Cr07 v silne kyslom prostredi H2SO4. Nespotrebované mnoZzstvo chromsirovej zmesi
stanovujeme spitnou titraciou roztokom 0,1 mol.dm™ siranu Zeleznato-amoénneho

hexahydratu (Mohrovej soli).
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Navazka pddnej vzorky sa prisposobila predpokladanému obsahu organického uhlika podl'a

tabul’ky 3.3.2-1.

Tabulka 3.3.2-1 Navazky na stanovenie organického uhlika (Tobiasova et al., 2018)

Predpokladany obsah TOC Navazka zeminy
(%) (2)

<0,50 1,30-1,00
0,51-1,20 1,00-0,50
1,21-2,30 0,50-0,20
2,31-4,00 0,20-0,15
4,01-6,00 0,15-0,10
6,01-9,00 0,10-0,05

Navazku podnej vzorky sme preniesli do Erlenmeyerovej banky s objemom 250 cm?,
z automatickej pipety sme pridali po kvapkach 10 cm® 0,07 mol.dm™ roztoku chréomsirovej
zmesi, obsah sme premiesali a zakryli hodinovym sklickom. Stibezne sme si pripravili slepé
vzorky s ¢ = 0,07 mol.dm™ chrémsirovej zmesi (V = 10 cm?). Takto pripravené vzorky sme
vysusili v susiarni (Binder ED 115, Nemecko) (t = 125 °C, ¢as = 45 minut). Potom sme
banky nechali vychladnut. Farba suspenzie je obvykle hnedd az oranzovozIta.
Do vychladnutych baniek sme pridali kyseliu N-fenylantranilovej (5 kvapiek) a za staleho

miesania sme titrovali roztokom Mohrovej soli (¢ = 0,1 mol.dm™) do zeleného sfarbenia.

Vypocet obsahu uhlika a humusu:

% uhlika (TOC) = {=210L200 . 4 17

% humusu (Hn) =TOC. 1,724
kde
a = spotreba 0,1 mol.dm™ roztoku Mohrovej soli na slepy pokus (cm?),
b = spotreba 0,1 mol.dm™ roztoku Mohrovej soli na vzorku (cm?),

ki = 0,0003 = prepocitavaci koeficient nauhlik (1 cm® roztoku Mohrovej soli

s ¢ = 0,1 mol.dmodpoveda 0,0003 g C)
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f = titraény faktor Mohrovej soli (10 cm® roztok KMnOs ¢ = 0,02 mol.dm? sa titruje
s Mohrovou sol'ou s ¢ = 0,1 mol.dm™)

n = navazka zeminy (g)

(a - b) = vyjadruje spotrebu oxida¢nej zmesi na oxidaciu uhlika.

Na hodnotenie vysledkov obsahu Cox (TOC) a humusu (Hm) sme pouzili tabul’ku 3.3.2-2:

Tabulka 3.3.2-2 Klasifikacia obsahu Cox a humusu v podnych vzorkach (Simansky, 2010)

Obsah uhlika Obsah humusu Oznacenie
(%) (%0)
pod 0,6 pod 1,0 vel'mi nizky
0,61-1,19 1,01-1,99 nizky
1,20-1,79 2,00-2,99 stredny
1,80-2,9 3,00-5,0 vysoky
nad 2,9 nad 5,0 vel'mi vysoky

3.3.3 Stanovenie rizikovych prvkov metédou atémovej absorpcnej

spektrometrie

Koncentracie vybranych rizikovych prvkov v pédnych vzorkach (extrakcia lic¢avkou
kralovskou) sme stanovili atomovou absorpénou spektrometriou s atomizaciou v plameni
(AGILENT TECHNOLOGIES 200 series AA, 240 FS AA, Malaysia). Principom tejto
analytickej metody je, Ze roztok vzorky je zahmleny a vzniknuty aerosol je zavedeny
do plamena atomizatora, kde sa roztok okamzite odpari arozrusia sa chemické vizby
v molekulach pritomnych zli€enin. Plameniom prechadza 1u¢ sveta zo Specidlnej vybojky,
ktorého fotony su pri stretnuti s atdmami analyzovaného prvku absorbované a atdom prvku
prechadza do prislusného vzbudeného stavu (Komarek, 2001; Docekal, 2003).

Po spusteni softvéru (Spectra AA, Worksheet AA Software, version 5.2 PRO,
AGILIENT TECHNOLOGIES, Inc.) sme si zvolili metédu pre dany prvok s parametrami,
ktoré vyhovovali meraniu (Tabul'ka 3.3.3-1). Po stabilizacii a optimalizacii plamena
a po overeni vSetkych parametrov, potrebnych na meranie, boli premerané kalibracné
roztoky pre dany prvok. Po kalibracii boli merané slepé vzorky a podne vzorky. V pddnych

vzorkach sme stanovili Cd, Cu, Pb a Zn.
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Tabul’ka 3.3.3-1 Analyzy rizikovych prvkov-parametre na nastavenie F-AAS

Prvok VInova dizka | Sirka $trbiny | Prid na lampe < talﬁzl::z;;écllllér;z(tijkov
nm nm mA mg.dm™
Cd 228,8 0,5 4,0 0,0; 0,6; 2,5; 5,0
Pb 217,0 1,0 10,0 0,0; 2,5; 5,0; 10,0
Zn 213,9 1,0 5,0 0,0; 0,3; 2,5; 5,0; 10,0
Cu 324,8 0,5 4,0 0,0; 1,5; 2,5; 5,0; 10,0

3.3.3.1 Extrakcia podnych vzoriek li¢avkou kralovskou

Podne vzorky sme pripravili extrakénou metéodou v mikrovinom mineralizatore
(CHROM SPEC ETHOS ONE, Sorisole, Italy). Do teflonovych nadob sme navazili po 0,5 g
pddnych vzoriek, zaliali sme li¢avkou kral'ovskou (3:1 = HCI:HNO3). Rovnakym spdsobom
sme pripravili aj slepé vzorky. Na mineralizaciu sme pouzili programu HPR-EN-12 Soil
partial digestion (Tabulka 3.3.3.1-1). Po extrakcii a filtracii vzoriek sme suspenziu doplnili
do V=100 cm?. Metdédou plametiovej atdbmovej absorpcie (F-AAS) sme stanovili obsah

rizikovych prvkov (Cd, Cu, Pb, Zn) podnych vzorkach.

Tabul’ka 3.3.3.1-1 Mineralizacia poddnych vzoriek-parametre programu

Step Time T1 T2 p Power
1 00:15:00 200 °C 110 °C 45 bar Max power
2 00:15:00 200 °C 110 °C 45 bar Max power

3.3.3.2 Extrakcia podnych vzoriek roztokom NH4NO3

Biopristupné formy rizikovych prvkov sme stanovili v roztoku NH4NO;
(c = 1 mol.dm™). Navézili sme si 20 g podnej vzorky do plastovych niddob o V = 100 cm?
a pridali sme NH4NOj3 (V = 50 cm?), obsah sme premiesali a nddobu sme uzavreli. Pripravili
sme si aj slepé vzorky bez navazky pddnych vzoriek. Suspenziu aslepé vzorky sme

extrahovali v trepacke po dobu 2 hodin (180 kmitov/minuta). Po extrakcii sme suspenziu
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prefiltrovali. Do filtratu sme pridali HNO3 konc. (V = 0,5 cm?®) a doplnili do V = 100 cm®.

Obsah rizikovych prvkov sme stanovili metodou F-AAS.

3.3.3.3 Extrakcia rastlinnych ¢asti pSenice ozimnej (Triticum durum)

Mineralizacia prebiehala v rastlinnych castiach pSenice ozimnej (7riticum durum).
Jednotlivé rastlinné Cast’ pSenice ozimnej (koren, steblo a zrno) sme navazili do teflonovych
nadob mineralizatora (0,5 g) a zaliali zmesou HNOs3 (V = 6 cm®; ¢(HNOs p.a.) = 65 %)
a H20, (V =2 em?; ¢(H202) =30 %). List pdenice ozimnej sme (Mpavarky = 0,5 ) sme zaliali
zmesou HNO3 (V =7 cm® ¢(HNO;3 p.a.) = 65 % p.a.) a H202 (V =1 ecm?; ¢(H202) =30 %).

Mineralizacia rastlinnych casti prebiehala v mineralizatore (CHROM SPEC ETHOS
ONE, Sorisole, Italy) podl'a mineralizatného programu (HPR-AG-02 Dried Plant Tissue)
(Tabul’ka 3.3.3.3-1). Po mineralizacii boli stanovené v rastlinnych vzorkach rizikové prvky

F-AAS pristrojom.

Tabul’ka 3.3.3.3-1 Mineralizacia rastlinnych ¢asti-parametre programu

Step Time T1 T2 P Power
1 00:15:00 200 °C 110 °C 45 bar Max power
2 00:15:00 200 °C 110 °C 45 bar Max power

3.4 Statistické metody

Na statistické vyhodnotenie dosiahnutych vysledkov sme pouzili Statisticky software
STATISTICA program 9.0 Standard Plus CZ (StatSoft Inc., OK, USA). Metddu postup sme
zvolili podla autorov Markechova et al. (2011). Pre overenie normality rozdelenia
vyberovych stborov (pHmo, pHkcl, Cox, humus) sme zvolili Shapirov-Wilkov test.
Pre overenie Statistickej vyznamnosti rozdielov medzi obdobiami (jar a jesen)
v 4 pozorovanych znakoch (pHmxo, pHkci, Cox, humus) sme pouZili neparametrickl
alternativu dvojvyberového ¢-testu — Mann-Whitneyho test (Wilcoxonov dvojvyberovy test).
Statisticky sme vyhodnocovali spdsob vyuzitia pody/faktor Lokalita (pddna jednotka) a jeho
Statisticky vyznamnu odlisnost’ v 3 pozorovanych znakoch (pHu20, pHkci, Cox) pomocou

Kruskal-Wallisovho testu. Sledovali sme aj korelacné vztahy rizikovych prvkov medzi
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sebou v jednotlivych pddnych jednotkach v jarnom a jesennom obdobi sledovanych rokov
a korelaéné vztahy medzi rizikovymi prvkami a pddnou reakciou. Pre vypocet stupna
zavislosti sme pouzili Koeficient poradovej korelacie ahodnoty sme interpretovali
nasledovne:

Ak 0< | r | < 0,3, medzi znakmi X a Y je nulovy stupeil vizby.

Ak0,3< | r | <0,5, medzi znakmi X a Y je mierny stupen vézby.

Ak 0,5< | r | < 0,7, medzi znakmi X a Y je vyznamny stupen vézby.

Ak 0,7 < | r | < 0,9, hovorime o vysokom stupni vézby medzi znakmi X, Y.

Ak | r | > 0,9, medzi znakmi X a Y je vel'mi tesna vézba.
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4 VYSLEDKY A DISKUSIA

4.1 Obsah rizikovych prvkov v pédnych jednotkach

Na Slovensku je asi 20 000 hektarov kontaminovanych pod, ¢o predstavuje 1 %
z celkovej vymery pody. Ako uvadza Kobza (2015) prevazna Cast’ z nich je kontaminovana
geogénnym vplyvom. Mnoh¢é Studie zistili, Zze rdzne spdsoby obrabania pddy (Fritsch et al.,
2011; Schwarz et al., 2012), zmena vyuzivania pody (Wu et al., 2013), pestované rastliny,
okolité rieky a dopravné tepny (Ding et al., 2017; Shen et al., 2017), rozmanitost’ vyuZzivania
krajiny (Lin et al., 2002) Gzko stvisia prave s kontaminaciou pddy. Rizikové prvky sa mézu
dostat’ do pol'nohospodarskej pody prostrednictvom prirodnych a antropogénnych procesov
(aplikacia hnojiv, agrochemikalii), ale aj atmosférickou depoziciou (Shi et al., 2018).
V podnom ekosystéme zavisi toxicita a mobilita rizikovych prvkov od réznych faktorov
(celkova koncentracia rizikovych prvkov, Specifickd chemicka forma, stav viazania prvkov
a vlastnosti). Vysoka koncentracia rizikovych prvkov pochadzajica z atmosférickych emisii
ovplyviiuje aj ekologické funkcie pody (Chandrasekaran ef al., 2015).

Limitné hodnoty rizikovych prvkov v pol'nohospodarskej pdde sme hodnotili podla
zakona NR SR ¢. 220/2004 Z. z. o ochrane a vyuzivani pol'nohospodarskej pody a o zmene
zakona €. 245/2003 Z. z. o integrovanej prevencii a kontrole znecistovania zivotného
prostredia a o zmene a doplneni niektorych zdkonov, z vyhlasky 508/2004 Z. z. (Tabul'ka
4.1-1).

Tabulka 4.1-1 Limitné hodnoty rizikovych prvkov v polnohospodarskej pode (v mg.kg™!
suchej hmoty, rozklad lucavkou kralovskou) (Zakon NR SR ¢. 220/2004 Z. z., 2004)

Podny druh kadmium med’ olovo zinok

piesocnato-hlinita, hlinita 0,70 60 70 150

4.1.1 Zmeny obsahu rizikovych prvkov v ornej pode Lokalit I. - I11:

Rizikové prvky v pddach maju vzdy slabu priestorovi autokorelaciu v dosledku
zlozitého vplyvu roéznych faktorov, Co stazuje prevenciu a kontrolu opatreni proti
znecisteniu (Zhao et al., 2011). Preto je dolezité zistovat’ priestorové rozlozenie rizikovych
prvkov v podach naregionalnej trovni. Cielom je vykonavat dokladné hodnotenie
Pudskych a ekologickych rizik a podla potreby vykonat’ Gi¢inné opatrenia na zmiernenie
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znecCistenia (Hou et al., 2017). Obsah rizikovych prvkov v pode zavisi od zvetravania,
materskych hornin, procesov formovania a zlozenia zloziek (Alloway, 2013). Typ pody,
topografia, geologia aerdzia ovplyviiuju koncentraciu a distribciu rizikovych prvkov
v pdde (Valladares et al., 2009).

V Prilohe 3 mézeme vidiet’ obsahy rizikovych prvkov (Cd, Cu, Pb a Zn) v Lokalite I.,
v Prilohe 4 Lokalite II. a v Prilohe 5 v Lokalite III., ktoré boli vyuzivané ako orné pody
v roénych obdobiach Jar a Jesen pocas rokov 2017 - 2019.

Osevné postupy na sledovanych ornych podach:

Na Lokalitich I. - III. (Jesenr 2016/Jar 2017) bolo prekyperenie do hibky 15 cm,
kompaktorovanie, 200 kg.ha' NPK, sejba psenice tvrdej (Triticum durum), 200 kg.ha™
LAV, 200 kg.ha! LAV, 120 kg.ha! LAV, fungicid Hutton, kombajnovy zber, rozdrvena
slama zapracovana do pddy (7 - 8 cm disky).

V obdobi Jesenn 2017/Jar 2018 na Lokalitach I. - III. bola pestovana kapusta repkova
prava (Brassica napus L.), pred sejbou podryvanie do hibky 30 cm, kompaktorovanie, sejba,
200 kg.ha! NPK, herbicid Butisan 400 SC, fungicid Albukol, na jar - 200 kg.ha'! DAM,
180 kg.ha' LAV, 100 kg.ha! DAM 390 + bor 1 kg, fungicid Pictor, Boscalid, 2x insekticid
Decis ew 50, insekticid Nurelle D.

Na Jeseit 2018/Jar 2019 v sledovanych ornych pddach bolo prekyprenie do hibky
15 cm, kompaktor, 180 kg.ha! NPK, sejba psenice letnej formy ozimnej (Triticum aestivum
L.), 150 kg.ha! LAV, 200 kg.ha! LAV, 200 kg.ha! LAV, fungicid Hutton, Tebuconzole,
insekticid Markate 50, zber kombajnovy, slama zapracovana do pody.

Koniec leta, zagiatok Jesene 2019 na Lokalitach 1. - III. podryvanie do hibky 30 cm,
kompaktorovanie, sejba kapusty repkovej pravej (Brassica napus L.), 200 kg.ha'! NPK

hnojivo

Obsah kadmia v podnych jednotkach sledovanych lokalit

V jarnom obdobi (2017 - 2019) priemerny obsah kadmia v Lokalite 1. bol 1,32 mg.kg
''v roku 2017; 0,96 mg.kg! vroku 2018 a 1,72 mgkg' vroku 2019. V Lokalite II. mal
priemerny obsah Cd v jarnom obdobi v roku 2017 hodnotu 1,56 mg.kg"!, v roku 2018
hodnotu 1,48 mgkg' avroku 2019 mal hodnotu 0,80 mgkg'. Priemerny obsah Cd
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v Lokalite III. na Jar 2017 a 2018 bol 1,44 mgkg' a na Jar 2019 bol 1,04 mgkg.
Z uvedenych priemernych hodnot Cd v jarnom obdobi v Lokalite I. z roku 2017 na rok 2018
obsah klesol, ale z roku 2018 na rok 2019 vyrazne stiipol. V Lokalite II. s rokmi priemerny
obsah Cd v jarnom obdobi klesal. V Lokalite II1. sa priemerny obsah Cd v rokoch 2017
a 2018 pohyboval v rovnakych hodnotach, ale v roku 2019 priemerny obsah Cd klesol.
Obsahy v jarnom obdobi v sledovanych rokoch na ornych pddach st sumarizované na

obrazku 4.1.1-1.
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Obrazok 4.1.1-1 Obsah kadmia v Lokalitach I. - I1I. (Jar, 2017 - 2019)

Najnizsia koncentracia Cd pocas sledovanych jarnych obdobi bola v Lokalite I. v roku
2017 (0,20 mg.kg™'; hibka 0,2 - 0,3 m) a v roku 2018 (hibka 0,3 - 0,4 m) a v Lokalite II.
v roku 2019 (hibka 0,2-0,3ma0,4-0,5m). Dalsie koncentracie Cd s niz§imi hodnotami
boli v Lokalite I. s hodnotou 0,60 mg.kg™! (hibka 0,4 - 0,5 m) v roku 2018 a v Lokalite II.
s hodnotou 0,40 mg.kg™'v roku 2019 (hibka 0,3 - 0,4 m) Koncentracie Cd boli pod limitnou
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hodnotou za sledované roky (Jar a Jesefl). Najvyssia koncentricia Cd rovna 2,40 mg.kg™!
bola v jarnom obdobi v roku 2019 v Lokalite I. (hibka 0,3 - 0,4 m).

V jarnom obdobi s klesajucou hibkou v Lokalite I. klesala koncentracia Cd v roku 2017,
2018 a 2019, ale vtomto roku vhibke 0,3-0,4 m sa vyrazne zvysila a v hibke
0,4 - 0,5 m opét klesla. V Lokalite II. s klesajicou hibkou koncentracia Cd na Jar 2017 a Jar
2018 kolisala (Priloha 4) a v roku 2019 z hibky 0,0 - 0,1 m do hibky 0,1 - 0,2 m koncentracia
stiipla a od hibky 0,2 - 0,3 m vyrazne klesla pod limitna hodnotu. V Lokalite IIl. v jarnom
obdobi koncentracia Cd v roku 2017 s hibkou klesala, v roku 2018 sa koncentracia menila
a v roku 2019 s hibkou koncentricia rastla (Priloha 5). Kontaminacia Cd v ornych podach
v jarnom obdobi 2017 - 2019 klesala nasledovne: Lokalita I. > Lokalita I1I. > Lokalita I1.

Limitna hodnota kadmia (0,70 mg.kg") bola prekrocena vo vietkych troch lokalitach
(Lokality I. - IIl.) vyuzivanych ako orné pody. Priemerny obsah Cd v jarnom obdobi
za vietky tri sledované roky v Lokalite I. bol 1,33 mg.kg™! (prekrodenie o 90 %), v Lokalite
II. rovny 1,28 mgkg™! (prekrocenie o 82,9 %) a v Lokalite III. s hodnotou 1,31 mgkg!
(prekrocenie o 87,1 %).

V jesennom obdobi v troch sledovanych rokoch bol priemerny obsah kadmia
v Lokalite I. 2,32 mg.kg'v roku 2017, 1,52 mg kg 'v roku 2018 a 0,92 mg.kg'v roku 2019.
V Lokalite II. mal priemerny obsah Cd v jesennom obdobi v roku 2017 hodnotu 2,48 mg.kg
!, v roku 2018 hodnotu 1,68 mgkg'a v poslednom roku 2019 hodnotu 1,16 mgkg™.
Priemerny obsah Cd v Lokalite III. na Jeseit 2017 bol 2,52 mgkg!, na Jeseit 2018 bol
1,60 mg.kg! analesen 2019 bol 1,16 mgkg'. Z uvedenych priemernych hodnét Cd
v jesennom obdobi s rokmi v sledovanych ornych pédach obsah klesal (Obrazok 4.1.1-2).

Najnizsia koncentracia Cd pocas sledovanych jesennych obdobi bola v Lokalite 1
v roku 2019 (0,40 mg.kg™'; hibka 0,0 - 0,1 m). Najvyssia koncentracia Cd rovna 2,80 mg kg’
! bola zaznamenana v lokalitach, ktoré st vyuzivané ako orné pody na Jesen 2017 (Lokalita
1. hibka 0,4 - 0,5 m; Lokalita II. hibka 0,1 - 0,2 m a 0,3 - 0,4 m, Lokalita II1. hibka 0,1 - 0,2
m).

V Lokalite I. v jesennom obdobi v roku 2017 s hibkou koncentracia Cd stupala, v roku
2018 kolisala v hibkach avroku 2019 s hibkou koncentracia Cd stapla. V Lokalite II.
v jesennom obdobi koncentracie Cd v roku 2017 a 2018 kolisali v hibkach a v roku 2019
s klesajuicou hibkou koncentracia Cd stapala. V Lokalite 1. na Jesen 2017 v prvych dvoch
hibkach koncentracia Cd stipla a potom od hibky 0,2 - 0,3 m mierne klesla a ostala
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nezmenena vo zvy$nych sledovanych hibkach, na Jeseii 2018 v hibkach rozne kolisali
koncentracie Cd a v roku 2019 s hibkou koncentracia klesla a od hibky 0,3 - 0,4 m opit
stipla. Koncentracie Cd v jednotlivych hibkach v jesennom obdobi mézeme vidiet

na obrazku 4.1.1-2.

B Il Lokalita I z I Lokalita I.

- [ Lokalita I1. % 0,203 I Lokalita II

x i |

z [ Lokalita I11. =1 [ Lokalita 1.
I

Koncentracia Cd (mg.kg") Koncentracia Cd (mg.kg")

a) Jesen 2017 b) Jesen 2018

0,0 05 1,0 15 20 25 30 35 4,0
L L L L

Il Lokalita I.
I Lokalita I1.
[ Lokalita I11.

Hibka (m)

Koncentracia Cd (mg.kg™)

c) Jesen 2019
Obrazok 4.1.1-2 Obsah kadmia v Lokalitach 1. - I11. (Jesen, 2017 - 2019)

Limitna hodnota kadmia (0,70 mg.kg™') bola prekrogena vo vsetkych troch sledovanych
ornych pddach v jesennom obdobi. Priemerny obsah Cd v tomto obdobi za vsetky sledované
roky bol najvyssi v Lokalite II. s hodnotou 1,77 mg.kg" (prekrogenie o 152,9 %), po nej
nasledovala Lokalita III. s hodnotou 1,76 mgkg™ (prekrogenie o 151,4 %) a Lokalita 1.
s hodnotou 1,59 mg.kg™! (prekrogenie o 127,1 %).

Kadmium je potencidlne nebezpeénym prvkom v zivotnom prostredi a moze sa
uvolniovat’ do poI'nohospodarskych pdd antropogénnymi ¢innostami (Jing et al., 2020).

Sledované orné pody sa nachadzaji v blizkosti obyvanych domov. Autori Luo et al.
(2019) zistili, Ze spalovanie uhlia na vykurovanie v chladnejSich obdobiach prispieva

k zvySovaniu Cd v pode prostrednictvom suchej a mokrej depozicie. Atmosféricky depozit
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mdze byt hlavnym zdrojom Cd v pode, a preto by sa mala zaviest’ prisnejsia regulacia emisii
popola pocas procesu spal'ovania uhlia, aby sa zmiernil rastuci trend tohto rizikového prvku
v pol'nohospodarskej pode (Shao et al., 2016). Okrem toho antropogénne zdroje potencialne
rizikovych prvkov pre pody predstavuju aj skladky odpadov, odpadové kaly
a pol'nohospodarska vyroba (hnojiva).

Eurdpska populacia méa priemerny denny prijem Cd priblizne 35 % odporuc¢aného

maxima. Vac¢sina Cd vstupuje do I'udského organizmu s pomocou potravin. Kadmium sa
akumuluje v potravinach zpddy, a preto su potrebné opatrenia na ochranu pddy,
na zlepSenie sucasnej situacie, napr. kontrolou Cd vo fosfore¢nych hnojivach (Toth et al.,
2016). Kontaminacia pod Cd moze byt spdsobend pouzivanim velkého mnozstva
anorganickych hnojiv, najma hnojiv s fosforom (Huang ez al., 2006).
Autori Yuanan et al. (2020) uvadzaju, ze Cd z dévodu vysokych hodnot koncentracie v pode
ako aj vysokej toxicity v porovnani sostatnymi rizikovymi prvkami predstavuje
najzavaznejSie potencialne ekologické riziko. Aj v nami sledovanych ornych pddach
dosahoval obsah Cd vyssie hodnoty pocas rokov 2017-2018, avsak v roku 2019 klesol pod
povolent limitna hodnotu.

Kadmium a d’alsie rizikové prvky zostavaju v pode pocas dlhého obdobia a maju
potencial ovplyviovat' vlastnosti pddy (Ren er al., 2018). Rozpustnost Cd v pdde je
ovplyvnena fyzikalnymi a chemickymi vlastnostami pody (pddna reakcia, organicky uhlik)
(Degryse et al., 2009). Kadmium je toxickym prvkom pre Zivot, podobne ako Pb (Liu ef al.,
2020b). Nadbytok Cd v I'udskom tele je skodlivy. Méze v iom zotrvat’ okolo 20 - 30 rokov.
Ako uvadzaji Ghosh, Indra (2018) je skodlivy pre oblicky, srdce, svaly a mozog.

Obsah medi v podnych jednotkach sledovanych lokalit

V sledovanych jarnych obdobiach priemerny obsah medi v Lokalite 1. v roku 2017
bol 16,00 mgkg', vroku 2018 bol 19,68 mgkg!' avroku 2019 bol 19,04 mgkg!.
V Lokalite II. bol priemerny obsah Cu v jarnych obdobiach nasledovny: 16,96 mg.kg!
v roku 2017; 21,28 mg.kg™! v roku 2018 a 20,96 mgkg' v roku 2019. Lokalita III. mala
priemerny obsah Cu v jarnom obdobi v roku 2017 s hodnotou 14,56 mg.kg™!, v roku 2018
s hodnotou 19,40 mg.kg'avroku 2019 shodnotou 18,60 mgkg'. Zuvedenych
priemernych hodndt Cu v jarnom obdobi z roku 2017 na rok 2018 obsah vyraznejsie stupol
azroku 2018 narok 2019 mierne klesol vo vSetkych troch sledovanych ornych podach
(Obrazok 4.1.1-3).
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Obrazok 4.1.1-3 Obsah medi v Lokalitich I. - III. (Jar, 2017 - 2019)

Najvyssia koncentracia Cu pocas jarnych obdobi v ornych pddach bola v Lokalite I.
v roku 2019 (24,40 mg.kg'; hibka 0,4 - 0,5 m) a najniZ§ia koncentracia bola v Lokalite II1I.
(12,60 mg.kg"; hibka 0,3 - 0,4 m) v roku 2017.

V jarnom obdobi v Lokalite I. koncentracia Cu s klesajucou hibkou v roku 2017 a 2019
stiipala a v roku 2018 bola relativne vyrovnana. V Lokalite II. v jarnom obdobi v roku 2017
avroku 2018 shibkou koncentracia Cu klesala avroku 2019 sklesajicou hibkou
koncentracia stipala. V Lokalite III. vroku 2017 koncentracia Cu v jarnom obdobi
s klesajucou hibkou klesala, ale v hibke 0,4 - 0,5 m stupla. Dévodom méze byt vplyv
prirodného geologického podlozia, jeho mineralogického resp. geochemického charakteru
alebo podzemnej vody. Hodnoty koncentracie Cu v roku 2018 boli najvyssie v hibke 0,0 -
0,1 m a s klesajiicou hibkou postupne klesali. Hodnoty koncentracia Cu v roku 2019
s klesajacou hibkou mierne vzrastli s vinimkou hibky 0,2 - 0,3 m a v hibke 0,3 - 0,4 m opét’
klesli. Tieto zmeny koncentracie v povrchovych vrstvich mohli byt spdsobené
antropogénnymi emisiami, hnojivami, pripadne pesticidmi. Koncentracia Cu v jarnom
obdobi v sledovanych rokoch mozeme vidiet’ aj na obrazku 4.1.1-3.
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Limitna hodnota pre med’ (60 mg.kg™!) nebola prekrodena za jarné obdobie rokov
2017 - 2019 v sledovanych ornych pddach. Priemerny obsah Cu v sledovanych lokalitach
v tomto obdobi klesal nasledovne: Lokalita II. (19,73 mgkg") > Lokalita I. (18,24 mgkg")
> Lokalita III. (17,52 mg.kg™).

V sledovanych jesennych obdobiach bol priemerny obsah medi v Lokalite I. v roku
2017 s hodnotou 20,48 mgkg', vroku 2018 shodnotou 19,88 mgkg' avroku 2019
s hodnotou 18,92 mg.kg!. V Lokalite II. bol priemerny obsah Cu v jesennych obdobiach
nasledovny: v roku 2017 bol priemerny obsah 21,60 mg.kg™!, v roku 2018 bol 19,68 mg.kg™!
a v roku 2019 bol priemerny obsah Cu 19,72 mg.kg"'. Lokalita III. mala priemerny obsah
Cu v jesennom obdobi 17,52 mg.kg™! v roku 2017; 19,36 mg.kg'v roku 2018 a 18,44 mg.kg’!
v roku 2019.
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Obrazok 4.1.1-4 Obsah medi v Lokalitach 1. - I11. (Jesen, 2017 - 2019)
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Z uvedenych priemernych hodndét medi v jesennom obdobi v Lokalite I. obsah s rokmi
klesal, v Lokalite II. zroku 2017 narok 2018 klesol azroku 2018 narok 2019 len
minimalne stipol, a v Lokalite III. obsah z roku 2017 na rok 2018 stapol a z roku 2018 na
rok 2019 klesol. Obsah Cu mdzeme v jesennom obdobi vidiet’ na obrazku 4.1.1-4.

Prirodzeny obsah Cu vpdde determinuje jej obsah v materskych horninach
a podotvorné procesy. Dochadza tak k prerozdeleniu Cu vo vnutri pédneho profilu, ako
aj k vyraznej akumulédcii Cu v povrchovom horizonte pod vzhladom na afinitu Cu
k organickej hmote. Zdrojom kontaminacie pddy Cu moézu byt agrochemikalie obsahujuce
Cu, ako aj emisie z priemyslu (Makovnikova et al., 2006).

Med je kontaminant rozptyleny v systéme pdda-voda réznymi antropogénnymi
¢innostami. Pouzivanie pesticidov obsahujucich Cu v polnohospodarstve moze viest
k prenosu podstatného mnozstva Cu do ornej pody (Balint et al., 2015).

Pritomnost vysokého obsahu Cu v pdde méze mat’ mnoho nepriaznivych G¢inkov na zdravie
pody. Vysoké koncentracie Cu v pode nie len vyrazne znizuju aktivitu ureazy
a dehydrogenazy v pode, ale tiez sposobuju, ze sa pddne mikrobialne spoloCenstva stant

rezistentnymi na Cu a antibiotika (Li et al., 2015b).

Obsah olova v pédnych jednotkach lokalit
Priemerny obsah olova v jarnom obdobi v Lokalite I. bol 45,60 mg.kg'v roku 2017, 71,20
mg.kg! (prekro¢enie limitnej hodnoty o 1,7 %) v roku 2018 a 63,20 mg.kg"' v roku 2019.
V Lokalite II. mal priemerny obsah Pb v jarnom obdobi hodnotu 46,00 mg kg v roku 2017,
hodnotu 54,80 mg.kg™! v roku 2018 a hodnotu 79,60 mg kg™ (prekrocenie limitnej hodnoty
0 13,7 %) v roku 2019. Priemerny obsah Pb v Lokalite III. bol rovny 41,60 mg.kg' na Jar
2017, 52,00 mg.kg ' na Jar 2018 a 77,60 mg.kg™! (prekro&enie limitnej hodnoty o 10,9 %) na
Jar 2019. Z priemernych hodndt Pb v jarnom obdobi v Lokalite I. z roku 2017 na rok 2018
obsah stiipol a v roku 2019 klesol. V Lokalitach Il.a I11. pocas sledovanych rokov v jarnom
obdobi stupal obsah Pb. Na obrazku 4.1.1-5 mozeme vidiet obsah Pb v jarnom obdobi

v sledovanych rokoch na ornych pddach.
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Obrazok 4.1.1-5 Obsah olova v Lokalitach I - I1I. (Jar, 2017 - 2019)

a v Lokalite III. v hibke 0,3 - 0,4 m (36,00 mg.kg") v roku 2017. Najvyssia koncentracia
bola zaznamenana v Lokalite II. rovna 84,00 mg.kg™ (hibka 0,1 - 0,2 m) v roku 2019.

S klesajiicou hibkou v jarnom obdobi v Lokalite I. stupala koncentracia Pb vo vietkych
troch sledovanych rokoch. V Lokalitach II. - III. v roku 2017 s hibkou koncentracia klesala,
v roku 2018 s hibkou koncentracia stapala. V roku 2019 pogas jari v Lokalite II. od hibky
0,0 - 0,1 m do hibky 0,2 - 0,3 m koncentracia Pb stapala a od hibky 0,3 - 0,4 do hibky 0,4 -
0,5 m klesla. V Lokalite III. na Jar 2019 s klesajucou hibkou klesala aj koncentracia Pb.
Koncentracie Pb v jarnom obdobi su znazornené na obrazku 4.1.1-5.

Limitna hodnota olova (70 mg.kg™) bola prekro¢ena v Lokalite I. na Jar 2018 v hibke
0,3-0,4 m (80,00 mg.kg™") a v hibke 0,4-0,5 m (76,00 mg.kg™"). Nadlimitné hodnoty Pb boli
zistené, na Jar 2019 (76,00 mg.kg™', hibka 0,2 - 0,3 m; 72,00 mg.kg", hibka 0,3 - 0,4 m;
80,00 mg kg, hibka 0,4 - 0,5 m) (Priloha 3). V Lokalitich II. a III. bola limitna hodnota
prekrogena vo vietkych hibkach na Jar 2019 (Prilohy 4 - 5). V jarnom obdobi 2017 - 2019
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priemerny obsah Pb klesal v sledovanych ornych pddach nasledovne: Lokalita 11. (60,13
mg.kg!) > Lokalita I. (60,00 mg.kg™) > Lokalita III. (57,07 mg.kg™).

Priemerny obsah olova v jesennych obdobiach bol v Lokalite 1. vroku 2017
(55,20 mg.kg™!), v roku 2018 (60,00 mg.kg™! ) a v roku 2019 (52,40 mg.kg™!). V Lokalite II.
bol priemerny obsah Pb v jesennom obdobi nasledovny: 47,20 mgkg' v roku 2017,
65,60 mg.kg! vroku 2018 70,40 mg.kg™! (prekrodenie limitnej hodnoty o 0,6 %) a v roku
2019. V jesennom obdobi v Lokalite III. priemerny obsah Pb v roku 2017 bol 41,60 mg.kg™!,
v roku 2018 bol 67,60 mg.kg"! a v roku 2019 bol 65,60 mg.kg™'. Z priemernych hodnot Pb
v jesennom obdobi mézeme vidiet', ze v Lokalitach I. a IIl. z roku 2017 na rok 2018 obsah
stiipol a z roku 2018 na rok 2019 obsah klesol. V Lokalite II. priemerny obsah Pb s rokmi
v jesennom obdobi stipal. Koncentracie Pb v jesennom obdobi (2017 - 2019) v ornych

podach na Lokalitach I. - I1I. si znazornené v obrazku 4.1.1-6.
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Obriazok 4.1.1-6 Obsah Pb v Lokalitach I. - III. (Jesen, 2017 - 2019)

59



Najvyssia koncentracia Pb v jesennom obdobi bola v Lokalite I. (84,00 mg.kg™'; hibka
0,0 - 0,1 m; prekrocenie limitnej hodnoty o 20 %) v roku 2017. Najnizsia koncentracia Pb
v jesennom obdobi bola v Lokalite I1I. (32,00 mg.kg™'; hibka 0,2 - 0,3 m) v roku 2017.

Koncentracia olova mala s klesajicou hibkou kolisavé hodnoty v Lokalite I.
vo vsetkych sledovanych jesennych obdobiach. Lokality II. - III. mali kolisavé hodnoty
koncentracie Pb s klesajiicou hibkou na Jesefi 2017 a 2018. V roku 2019 s klesajticou hibkou
v jesennom obdobi klesala aj koncentracia Pb v Lokalitach II. - I11.

V priemernom obsahu Pb za vsetky sledované roky v jesennom obdobi limitna hodnota
(70 mg.kg") nebola prekrodena. Priemerny obsah Pb na jesefi vo vietkych troch rokoch bol
v Lokalite I. s hodnotou 55,87 mg.kg™!, v Lokalite II. s hodnotou 61,07 mg.kg™! a v Lokalite
III. s hodnotou 58,27 mg.kg™!. Na zéklade uvedenych priemernych hodnét mozeme zoradit
orné pddy v jesennom obdobi v sledovanych rokoch podl'a kontamindcie Pb nasledovne:
Lokalita II. > Lokalita 11l. > Lokalita 1. Hoci v priemernych obsahoch limitna hodnota Pb
nebola prekrodena, v niektorych hibkach v jesennom obdobi koncentracia Pb prekrodila
limitné hodnoty (Prilohy 3 - 5).

Obmedzena mobilita a silné zlucenie Pb v organickych latkach vedie k bioakumulacii
tohto prvku v horizontoch povrchovej pddy bohatej na humus a neumoziuje prenos
znecistenia z ornice do podlozia (Roca et al., 2012). Olovo vykazuje afinitu k tvorbe
komplexov s nerozpustnymi huminovymi latkami v désledku coho dochadza k jeho fixacii
(mobilizacii) vo vrchnej 50 mm humusovej vrstve pody. V hlbsich horizontoch obsah Pb
klesa (Dadova, 2015).

Autori Liu et al. (2020b) vo svojej $tadii zaznamenali vySSiu koncentraciu Pb a Cd.
Uvadzaji, ze koncentracie rizikovych prvkov vpdde budi v konecnom dosledku
nebezpecné pre l'udské zdravie. NajpravdepodobnejSou cestou kovov do T'udského
organizmu je konzumadcia rastlin arastlinych produktov. V systéme pdda-rastlina
prechadzaji kovy z pddy do korenov rastlin, z nich do vyhonkov a konzumaciou z rastlin do
ludského organizmu. Osobitna pozornost by sa mala venovat Pb z dévodu jeho
kontaminacie pddy a mozného ekologického rizika. Okrem toho nie je Pb podstatnym
prvkom, ale skor toxickym pre zivot a moze sa hromadit’ v organizmoch.

Limitna hodnota Pb bola prekrocena na Jesen 2017 a 2018 v Lokalite I., na Jesein 2019
v Lokalite 1. a v roku 2019 na Jar a Jesen v Lokalite I1I.
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Obsah zinku v pédnych jednotkach sledovanych lokalit

V jarnych obdobiach bol priemerny obsah zinku v Lokalite I. nasledovny: rok 2017
s obsahom 51,91 mgkg!; rok 2018 sobsahom 56,76 mgkg'; rok 2019 s obsahom
65,68 mg.kg!'. V Lokalite II. boli priemerné hodnoty obsahov Zn: 54,69 mgkg™! v roku
2017; 62,05 mgkg! v roku 2018 a 63,56 mgkg' v roku 2019. Priemerny obsah Zn
v Lokalite III. bol 48,30 mg.kg™! v roku 2017; 55,10 mg.kg™! v roku 2018 a 57,20 mg.kg’!
v roku 2019. Z uvedenych priemernych hodnot obsahu Zn v jarnom obdobi v sledovanych
rokoch a obrazku 4.1.1-7 mézeme vidiet, Ze s rokmi stiipal priemerny obsah Zn v Lokalitdch
1 - 111

Najnizsia koncentracia Zn v sledovanych ornych poddach bola v Lokalite IIL
(44,36 mg.kg'; hibka 0,3 - 0,4 m) na Jar 2017. Najvyssia koncentracia Zn bola zaznamenana
v Lokalite I.(70,56 mg.kg™'; hibke 0,4 - 0,5 m) na Jar 2019.
V Lokalite I. v jarnom obdobi v rokoch 2017 - 2019 s klesajucou hibkou koncentracia Zn
stipala. V Lokalite II. v jarnom obdobi v roku 2017 a 2018 s klesajicou hibkou klesala aj
koncentracia Zn a na Jar 2019 s klesajiicou hibkou koncentracia Zn stapala. V Lokalite III.
na Jar 2017 a 2018 klesala koncentracia Zn s klesajucou hibkou. Na Jar 2019 od hibky 0,0 -
0,1 m do hibky 0,2 - 0,3 m stapala a od hibky 0,3 - 0,4 m do hibky0,4 - 0,5 m klesala.

Klesanie alebo stupanie v jednotlivych lokalitich m6zeme vidiet’ na obrazku 4.1.1-7.
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Obrazok 4.1.1-7 Obsah zinku v Lokalitach I. - II1. (Jar, 2017 - 2019)

Kontaminacia Zn mohla byt ovplyvnena povrchovymi horizontmi (pridavok hnojiv)
(Baize, Sterckeman, 2001) a tak isto aj pddnou jednotkou.

Limitna hodnota zinku (150 mg.kg™") v sledovanych ornych podach nebola za celé jarné
obdobie 2017 - 2019 prekrocena. Najvyssi priemerny obsah v jarnom obdobi rokov
2017 - 2019 bol v Lokalite II. (60,10 mg.kg™"), potom nasledovala Lokalita I. (58,12 mgkg™)
a nakoniec Lokalita III. (53,53 mgkg™).

V jesennom obdobi bol priemerny obsah zinku v Lokalite I. 59,42 mg.kg™, v roku
2017; 58,64 mg.kg™!, v roku 2018 a 44,90 mg.kg™ v roku 2019. V Lokalite II. v jesennom
obdobi v roku 2017 mal priemerny obsah Zn hodnotu 61,80 mg.kg™'; v roku 2018 hodnotu
65,22 mg.kg'a v roku 2019 bol s hodnotou 55,24 mg.kg'. Priemerny obsah Zn v Lokalite
1. v roku 2017 bol 52,10 mg.kg™!; v roku 2018 bol 58,08 mg.kg™! a v poslednom roku 2019
bol 56,44 mg kg'. Z uvedenych priemernych hodnot Zn v jesennom obdobi v sledovanych
rokoch v Lokalite I. klesal, v Lokalitach II. a Ill. v jesennom obdobi od roku 2017 do roku
2018 stapol a v roku 2019 klesol. Obsah Zn mdézeme vidiet’ na obrazku 4.1.1-8.
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Obrazok 4.1.1-8 Obsah zinku v Lokalitach I. - I1I. (Jesen, 2017 - 2019)

Najvyssia koncentracia Zn bola zaznamenand v Lokalite I. na Jese 2017 (87,90 mgkg™!;
hibka 0,0 - 0,1 m). Najnizsia koncentracia Zn v sledovanych ornych pddach bola v Lokalite
I11. na Jesen 2019 (33,84 mg.kg'; hibka 0,4 - 0,5 m).

Na Jesenr 2017 s klesajiicou hibkou klesala aj koncentracia Zn vo vietkych troch
sledovanych ornych pddach. Na Jeseit 2018 klesala koncentracia Zn s hibkou v Lokalitach I.
alll., av Lokalite II. koncentracia s hibkou klesala (0,0 - 0,3 m), potom mierne stipla
v hibke 0,3 - 0,4 ma v hibke 0,4 - 0,5 m opat klesla. Na Jesen 2019 v Lokalite I. s klesajucou
hibkou klesala koncentracia Zn, v Lokalite II. boli koncentracie Zn s klesajucou hibkou
rozne a v Lokalite III. koncentracia Zn v prvych dvoch hibkach stipla a od hibky 0,2 - 0,3 m
do hibky 0,4 - 0,5 m klesala. Klesanie alebo stupanie koncentracie Zn v ornych pddach
v jednotlivych hibkach mézeme vidiet na obrazku 4.1.1-8.

Limitna hodnota zinku (150 mgkg™!) v sledovanych ornych podach nebola za celé

jesenné obdobie 2017 - 2019 prekrocena. Najvyssi priemerny obsah v jesennom obdobi

63



rokov 2017 - 2019 bol v Lokalite II. (60,75 mgkg"'), potom nasledovala Lokalita III.
(55,54 mg.kg!) a nakoniec Lokalita I. (54,32 mg.kg™).

Spravanie Zn vpode ajeho dostupnost pre plodiny zavisi od koncentracie
a percentualneho podielu kazdej jeho zluceniny. Okrem toho, Ze sa Zn v pdde vyskytuje ako
volny prvok alebo cheladtovy komplex v pddnom roztoku, méze byt adsorbovany
na povrchu tuhych Ccastic, ako je uhli¢itan, oxidy kovov zeleza, hlinika, manganu
a organickych materialoch (Liu et al., 2020a).

So zvySujucou sa industrializaciou a urbanizaciou sa postupne zvysuje kontaminacia
pddy Zn, ¢o moze mat’ za nasledok skodlivé ucinky na ekologickt bezpecnost’ vratane rastu
rastlin (Li et al., 2015). V sledovanych Lokalitach II. - III. sme nezaznamenali vyrazny
narast obsahu Zn v pdde a ani prekrocenie limitnych hodnot za celé sledované obdobie.
Priemerné obsahy Zn dokonca nedosiahli ani 50 % hodnotu z povolenej limitnej hodnoty
v pol'nohospodarsky vyuzivanej pode.

Nedostatok Zn v péde mozu ovplyviiovat’ podne faktory, vysoké hodnoty pH, vysoké
koncentracie vapnika a uhli¢itanu vapenatému (CaCO3) a jeho nadbytok v pode moze byt
sposobeny bud’ geologickym alebo antropogénnym pdvodom. Je vSak potrebné
poznamenat, ze rozne zIlGceniny Zn sa absorbuji réznymi rychlostami, o méze mat
za nasledok rozne riziko toxicity v zavislosti od miestnych podmienok (Alloway, 2008).
Opotrebovanie pneumatik na vozidlach vytvara prach s obsahom Zn, ktory vstupuje
do atmosféry a prisady v mazivach pouzivanych v motorovych vozidlach tiez obsahuju Zn
(Weerasundara et al., 2017). Zinok v Lokalitach II. - III. mdze pochéadzat’ aj z tychto zdrojov,
nakol’ko obe lokality sa nachadzajt v blizkosti cesty pre motorové vozidla. Prach obsahujuci
rizikové prvky méze zvySovat ich obsah v pode vplyvom suchej alebo mokrej depozicie
s naslednou kumuldciou (Wang et al., 2020a). Hu et al. (2018) zistili, Zze najcastejSim
rizikovym prvkom v atmosférickej depozicii je Zn po nom nasledovalo Pb > Cu > Cd.
Akumulacia Zn v podach je spojena s dopravou (opotrebovanie automobilovych pneumatik-

bodovy zdroj akumulacie).

4.1.2 Hodnoty rizikovych prvkov v pédnych jednotkach Lokalit I. - I11.

V sledovanych lokalitach (Lokality I. - I11.) sa pouzivali pripravky na zakladné hnojenie
a ochranu rastlin (herbicid: Butisan 400 SC; fungicidy: Hutton, Albukol, Pictor, Boscalid;

insekticidy: Decis ew 500, Nurelle D). Analyzované rizikové prvky moézu pochadzat
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z pripravkov, ktoré sa pouzivali nasledovanych lokalitach, ale tiez mozu pochadzat
z pripravkov, ktoré pouzivali na okolitych pozemkoch a z atmosférickej depozicie.

V studii Wanga et al. (2020b), koncentracie Cd, Cu, Pb a Zn v povrchovej vrstve pody
prekrocili povolené limity v pol'nohospodarskych pédach. V nami sledovanych ornych
pddach v povrchovej vrstve (0,0 - 0,2 m) limitné hodnoty Zn a Cu neboli prekrocené ani
v jednom zo sledovanych obdobi pocas rokov 2017 - 2019. Prekro€enie limitnych hodnot
Pb a Cd mohlo byt’ spdsobené antropogénnymi ¢innostami. V blizkosti sledovanych lokalit
sa nachadza Lom Cierne Kladany, ktory tazi horninu andezit. Atmosférickou depoziciou
mohli byt tieto rizikové prvky ukladané do pody. Dalsim dovodom modze byt aj zloZenie
prirodného geologického podlozia (materské horniny).

Wang et al. (2020b) vo svojej §tadii poukazuji na spojenie medzi 'udskou ¢innost'ou
a hodnotami koncentrécii rizikovych prvkov v povrchovej vrstve pddy. Podpovrchova
vrstva pody byva menej ovplyvnena vonkaj$imi vplyvmi a a viac materskou horninou.

Pedogenéza materskych mineralov je z casového hl'adiska dlhotrvajicic proces. Ako
uvadzaju Sha et al. (2019) rizikové prvky v materskych materidloch sa za prirodnych
podmienok zriedkavo pohybuju smerom k hornej podnej vrstve. Autori Chai et al. (2015)
vo svojej Studii uvadzaja, ze spomedzi skimanych rizikovych prvkov Cd, Cu, Pb a Zn mali
litogénny zdroj. Na zaklade zisteni uvadzaju, ze rizikovy prvok Cd je viac zavisly
od organickych latok ako in¢ rizikové prvky. Yuanan ef al. (2020) vo svojej praci uvadzaju,
ze prave 'udska ¢innost’ mala vyznamny vplyv na obsah Cd, Cu a Pb v poI'nohospodarskych
pddach. Guo et al. (2019) vo svojej stadii zistili, Ze chov hospodarskych zvierat viedol
k niekol’kokrat zvysenym nadlimitnym hodnotam Cd a Cu. Dlhodobé pouzivanie hnojiv
moze sposobit’ akumulaciu rizikovych prvkov (Atafar ef al., 2010). Kadmium a med’ v pode
su  zvyCajne spojené s antropogénnymi zdrojmi vo forme priemyselnych emisii
alebo hnojenia (Dolezalovda Weissmannova et al., 2015). Kadmium prekrocilo limitné
hodnoty v povrchovej vrstve vo vsetkych sledovanych ornych podach. Autori Yuanan et al.
(2020) uvadzaju, ze vseobecne mozno povedat’, ze rizikové prvky v povrchovych vrstvach
pody, ktoré maju stredné alebo stredné koncentracie vyrazne vyssie ako limitné hodnoty,
naznacuju mozny vplyv l'udskej ¢innosti.

Li et al. (2020) vo svojej studii zistili, ze 'udské ¢innosti st kI'acovymi faktormi, ktoré
ovplyviiuju kontaminaciu pody, najma rizikovymi prvkami ako su Cu a Zn. Podobne Jiao et
al. (2018) zistili, ze antropogénne ¢innosti by mohli byt dévodom akumulacie (cca 41 %)

rizikovych prvkov v poI'nohospodarskej pode. Med’ a zinok su kvantitativne hlavné rizikové
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prvky, ktoré sa podielaji na kontaminacii pddy. Krmivo pre hospodarske zvierata je
doplnované prave o Cu a Zn (rastovy faktor, antibiotické vlastnosti) a do pody sa mozu
dostavat’ prave z mastalného hnoja (Laurent er al., 2020). Odhadovany c¢as potrebny
na zvySenie kontaminacie pdody z prirodzenej tUrovne na kontrolné limity je kratsi
v pripade Cu a Zn ako pri inych rizikovych prvkoch (Belon et al., 2012).

Atmosféricka depozicia je jednym z hlavnych dévodov zvySovania obsahov rizikovych
prvkov v pol'nohospodarskej pdde na ¢o poukazalo v poslednych rokoch niekolko s$tadii
(Luo et al. 2009; Bermudez et al., 2012; Hou et al., 2014; Feng et al., 2018; Zhang et al.,
2018b). Klima s vacsou vlhkostou by mohla ovplyvnit’ rychlejsi vyvoj poédneho profilu, t.j.
vyluhovanie a koncentraciu prvkov viazanych v odolnej$ich mineraloch (Zupancié¢, 2016).
Priemyselné ¢innosti emituju do ovzdusia rizikové prvky a iné kontaminanty, preto nie je
mozné najst’ absolutne nekontaminované alebo nedotknuté pody (Sun et al., 2019).

Povrchové vrstvy pody obsahuju pufre, ktoré znecistujuce latky vylihuju do hlbsich
podnych profilov, ¢im dochadza k zlepSeniu vlastnosti pddy. Predstavuje to uc¢inny spdsob
prevencie a znizenia kontaminacie pody (Li et al., 2019).

Rodriguez-Bocanegra ef al. (2018) vo svojej Stadii pozorovali, ze obsahy Cu, Pb a Zn
boli vyssie v ornici (0 - 15 cm) ako v podlozi (15 - 40 cm). Nase vysledky suhlasia s idajmi,
ktoré publikovali Rodriguez-Bocanegra et al. (2018) pri zistenych hodnotach Zn v pddnych
vzorkach z Lokality I. v sledovanych jesennych obdobiach, z Lokality II. na Jar 2017/2018 a
vo vSetkych jesennych obdobiach, z Lokality I1l. v jarnom a jesennom obdobi (2017 - 2019).
Pri stanovenych hodnotidch Cu sa to prejavilo v Lokalite III. na Jar 2018/2019 a Jesen
2018/2019. Pri hodnotach Pb to suhlasilo s vysledkami v podnych vzorkach z Lokality I. na
Jesen 2017/2018, z Lokality I1. na Jar 2017 a Jesen 2019.

Shao et al. (2016) vo svojej stadii pozorovali, ze koncentracie Cd v ornej pode mali
vyrazne rastici trend a koncentracie Cu vyrazne klesali. Koncentracie Pb a Zn nevykazovali
ziadne ¢asové trendy. V nasej $tdii malo Cd klesajuci trend, Cu a Zn nevykazovali ¢asové
trendy a Pb malo stipajuci trend.

Autori Li et al. (2019) vo svojej Stidii zaznamenali, ze pddne vzorky boli
kontaminované najviac Cd a nizku az strednu kontaminaciu rizikovych prvkov zaznamenali
pri Cu, Pb a Zn. Z analyz zistili, Ze Pb, Cu a Zn mali pévod v doprave a hodnoty Cd boli
ovplyvnené hlavne hnojenim alebo priemyselnymi emisiami. Materské horniny (Zula,

pieskovec) tiez ovplyviuju kontaminaciu pody, najmé pri Cd, Cu a Zn. Dospeli k zaveru, ze
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kontaminaciu pody ovplyvinovali predovsetkym fyzikalno-chemické vlastnosti pody a az
dalsie v poradi je vyuzivanie krajiny.

Zvysovanie hodnot rizikovych prvkov vplyvom hnojiv, ako typicka pol'nohospodarska
aplikacia, méze mat’ vel’ky vplyv na hladiny rizikovych prvkov v pol'nohospodarskej pode
(Huang et al., 2006). Ako potencialny zdroj Cd v ornej pdde mozu byt fosforecné hnojiva
(Chen et al., 1997). Autori Khan et al. (2017) charakterizovali po'nohospodarsku podu, kde
bolo narusenie sposobené rozsiahlym pouzivanim hnojiv a pesticidov. Autori Duan et al.
(2016) vo svojej stadii potvrdili, Ze obsahy rizikovych prvkov v ornej pode su dosledkom
pouzivania hnojiv.

Zhao et al. (2018) zistili, ze po 4 rokoch aplikacii hnojiv do pddy sa ich hodnoty
zvysovali (Cd 17,27 %, Cu 13,97 %, Pb 18,37 % a Zn 16,14 %). V nami sledovanych ornych
pddach sa Zn zvysil po troch rokoch v Lokalite III. (o 13,19 %) a Cu sa zvysSila v Lokalite
1II. (0 15,46 %). Zinok a med’ v sledovanych rokoch (2017 - 2019) v Lokalite II. sa len
minimalne zvysil a v Lokalite 1. bol obsah oboch prvkov vyrovnany. Kadmium v nami
sledovanych rokoch klesalo v Lokalite I. (0 27,47 %), Lokalite II. (0 51,49 %) a v Lokalite
III. (0 44,44 %). Jeho pokles moze stvisiet' s hodnotami sledovanych rizikovych prvkov
(napr. Pb), hodnotami pH a inymi faktormi v uvedenych rokoch. Méze ist’ o interakciu Cd-
Zn, a to vzhl'adom k ich chemickej pribuznosti. Obsah Pb sa v ornych podach zvySoval pocas
sledovanych rokov nasledovne v Lokalite 1. o 14, 68 %, v Lokalite II. 0 60, 94 % a v Lokalite
1II. sa zvysil o 72,12 %. Autori Hu et al. (2018) uvadzajt, zZe rizikové prvky v hnojivach
predstavuji environmentalne riziko pre polnohospodarsku vyrobu, ak sa aplikuju vo
vel'kych mnozstvach pocas dlhSieho casového obdobia. Ro¢ny vstup rizikovych prvkov
s hnojivami v §tadii Hu et al. (2018) bol nasledovny: Zn > Cu > Pb > Cd. Rovnaké vstupy
boli aj v studii autorov Belon ez al. (2012).

Shao et al. (2016) zaznamenali klesajuci trend Cu v ornej pode za poslednych 15 rokov,
¢o je pravdepodobne spdsobené znacne znizenym vstupom z antropogénnych zdrojov, ako
je napriklad znizena aplikacia fungicidov na baze medi.

Feng et al. (2019) vo svojej stadii uvadzaja, ze korelacie medzi environmentalnymi
faktormi a rizikovymi prvkam (Cd, Pb, Zn) pochadzajui hlavne z antropogénnych zdrojov,
vratane dopravnych a priemyselnych zdrojov. Uvadzaju tiez, ze Cu modze pochadzat
z prirodnych zdrojov. Toto zistenie hovori o tom, ze v atmosfére je vacSie mnozstvo
prachovych castic a s vy$s§imi mesa¢nymi zrazkami dochadza k hromadnému ukladaniu

rizikovych prvkov do pody (Gunawardena et al., 2013). Mnozstvo zrazok mdze byt hlavnym
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faktorom, ktory riadi tok atmosférickej mokrej depozicie rizikovych prvkov (20-70 %) (Xing
etal.,2017).

Autori Hu et al. (2018) a Shi et al. (2018) vo svojej Studii pozorovali, Ze
pol'nohospodarska pdda bola vyrazne ovplyvnena atmosférickym ukladanim Pb do pddy.
Vyssia koncentracia jedného Specifického prvku nemusi vSak vzdy znamenat’ vyssi stupen

znecistenia alebo vysSie ekologické riziko pre zdravie (Liu ef al., 2020b).

4.1.3 Korelacia rizikovych prvkov v pédnych jednotkach Lokalit I. - I11.

Vysledky analyz autorov Ye et al. (2019) naznacuju, Ze priestorovo-casova dynamika
rizikovych prvkov (Cd, Pb, Cu a Zn) moéze byt spdsobend fyzikalnymi a chemickymi
vlastnostami pody. Uvedené vlastnosti su ovplyvnené hydrologickymi a antropogénnymi
aktivitami vratane velkosti sedimentu, hodnét pH, oxidov manganu, celkovym fosforom
a organickou hmotou.

Ak existuje vyznamna korelacia medzi prvkami, je vysoka pravdepodobnost’, ze
pochadzaji z rovnakého zdroja (Demkova et al., 2015). Znecistujuce latky obsahujice
rizikové prvky, mozu byt prenasané napriklad vetrom alebo vodou (zrazkami)
a tak ukladané do pody, ¢o moze sposobovat’ jej kontaminaciu (Bastami et al., 2015).

Statistické spracovanie dosiahnutych vysledkov poukazuje na korelacie medzi
rizikovymi prvkami v zavislosti od obdobia, ako aj sposobu vyuzitia pddy v sledovanych
pddnych jednotkach.

Korelacie rizikovych prvkov v jarnom a v jesennom obdobi v Lokalite I. su uvedené
v tabulke 4.1.3-1. Korelacia v jarnom obdobi medzi prvkami Zn a Cu (r=0,5903)
aprvkami Zn aPb (r=0,6613) mala vyznamny stupen vézby. Koeficient korelacie
r= 10,8088 bol pozorovany medzi prvkami Cu a Pb, ¢o znamena, ze medzi pozorovanymi
prvkami je vysoky stupen vdzby. Korelacia medzi Zn a Cd mala nulovy stupen vizby
a medzi zvySnymi prvkami bol pozorovany len mierny stupen vazby.

V jesennom obdobi koeficient korelacie » = 0,7037 bol pozorovany medzi prvkami Zn
a Cu, ¢o znamena, ze medzi pozorovanymi prvkami je vysoky stupeii vizby. Medzi prvkami
Zn aPb (r=0,5885), aprvkami Cu aPb (r = 0,6697) bola pozorovana korelacia
s vyznamnym stupiiom vézby. Medzi ostatnymi prvkami bol nulovy alebo len mierny stupen

viazby.
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Tabul’ka 4.1.3-1 Korelacie rizikovych prvkov v Lokalite I.

Obdobie Jar 2017 - 2019 Jesen 2017 - 2019
Prvok Cd Cu Pb Cd Cu Pb
Cd - -0,4947 - -0,3004
Cu -0,4586 - 0,8088 -0,0363 - 0,6697
Zn -0,0277 0,5903 0,6613 -0,3004 0,7037 0,5885

Korelacie v jarnom a v jesennom obdobi v Lokalite II. mdzeme vidiet’ v tabulke 4.1.3-
2. Koeficient korelacie v jarnom obdobi medzi prvkom Zn a Cu, r = 0,9272; teda medzi
pozorovanymi prvkami je velmi tesnd vdzba. Medzi prvkami Zn a Cd (» = -0,5375),
aprvkami Zn a Pb (r = 0,5655) ma korelacia vyznamny stupen vézby. Korelacia medzi
ostatnymi prvkami mala len mierny stupen vézby.

V jesennom obdobi korelacie medzi prvkami Cu a Cd (= 0,5262) a prvkami Cd a Pb
(r=-0,5971) mala vyznamny stupen vdzby. Medzi ostatnymi pozorovanymi prvkami v tejto

lokalite bol nulovy alebo mierny stupei vazby.

Tabul’ka 4.1.3-2 Korelacia rizikovych prvkov v Lokalite 1.

Obdobie Jar 2017 - 2019 Jesen 2017 - 2019
Prvok Cd Cu Pb Cd Cu Pb
Cd - -0,3224 - -0,5971
Cu -0,4793 - 0,4919 0,5262 - -0,2480
Zn -0,5375 0,9272 0,5655 0,1402 0,3516 0,2478

Koeficient korelacie » = 0,8704 bol pozorovany medzi prvkami Zn a Cu, ¢o znamena,
ze medzi pozorovanymi prvkami je vysoky stupen vizby. Medzi prvkami Zn a Pb bola tiez
pozorovana korelacia s vyznamnym stupniom vazby (» = 0,5653). Medzi inymi prvkami bol
pozorovany mierny az nulovy stupen vézby. Korelacie z Lokality III. v jarnom a jesennom
obdobi (2017 - 2019) mdzeme vidiet’ v tabulke 4.1.3-3.

V jesennom obdobi medzi prvkami Zn aCu (r = 0,8853) aprvkami Cd aPb
(r = -0,7186) pozorujeme vysoky stupeit vizby. Koeficient korelacie » = -0,5501 bol
pozorovany medzi prvkami Cu a Cd a koeficient korelacie » = 0,5829 bol pozorovany medzi
Cu a Pb, ¢o znamena, ze medzi pozorovanymi prvkami je vyznamny stupen vizby. Medzi

prvkom Zn a Cd/Pb bol pozorovany len mierny stupen vizby.
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Tabul’ka 4.1.3-3 Korelacia rizikovych prvkov v Lokalite I1I.

Obdobie Jar 2017 - 2019 Jesen 2017 - 2019
Prvok Cd Cu Pb Cd Cu Pb
Cd - 20,2977 - 20,7186
Cu 20,2929 - 0,4018 | -0,5501 - 0,5829
Zn 02138 | 08704 | 0,5653 | -0,4627 | 0,8853 | 04758

Korelacia rizikového prvku Zn bola pozorovana s Cu a Pb na ornej pode sledovanych

lokalit (Lokality I. - I11.) v jarnom obdobi pocas rokov 2017 - 2019.

Demkova et al. (2015) vo svojej $tadii zaznamenali, ze vSetky Studované rizikové prvky
medzi sebou vyznamne pozitivne korelovali, s vynimkou vztahu medzi celkovym obsahom
Cd a Cu. Nazaklade dosiahnutych vysledkov aich Statistického spracovania korelacie
rizikovych prvkov v sledovanych podnych jednotkach boli rézne. Dosiahli hodnoty
od vysokého stupna vézby az po nulovy stupen. V nasom vyskume korelovali medzi sebou
aj prvky Cd a Cu v Lokalitach II. - III. v jesennych obdobiach pocas sledovanych rokov.

Autori Lv a Wang (2018) zaznamenali vysoké korelacie medzi Cd, Cu, Pb a Zn,
s vynimkou prvkov Cu a Pb. Z nasich vysledkov za sledované obdobie sme zistili, Zze vysoky
stupen vazby bol medzi prvkami Cu a Zn v Lokalite I. (Jesen) a v Lokalite III. (Jar a Jesei).
V Lokalite II. bola medzi prvkami Cu a Zn zaznamenand az vel'mi tesna vizba korelacie.
Vysoky stupeni korelacie bol zaznamenany aj medzi prvkami Cd a Pb v Lokalite I11. (Jesen).
V nasich vysledkoch bol zaznamenany aj vysoky stupen korelacie medzi prvkami Cu a Pb
v Lokalite I. (Jar).

V studii autorov Huang et al. (2018) bola korelacia Cd a Cu na pol'nohospodarske;j
pdde, z ¢oho vyhodnotili, ze vlastnosti pddy (napr.: hodnoty pH, podna organicka hmota)
a sposob vyuzivania pody mézu do istej miery ovplyvnit’ korelaciu.

Autorka Zupanci¢ (2016) uvadza, ze rizikové prvky Cu, Pb a Zn mdézu byt prepojené
a pravdepodobne s aspon Ciastoéne ovplyvnené biologickymi faktormi (obsahom
organickych latok v pode a/alebo znecistenim pody).

Chai et al. (2015) uvadzajt vo svojej stadii, Zze pozitivne korelacie medzi Cu, Pb a Zn
sa mozu odrazat vtom, ze maju geochemické afinity v pdde. Korelacia Cd s inymi
rizikovymi prvkami méze mat’ rdéznorody zdroj (litogénny a antropogénny) alebo odlisné

geochemické vlastnosti od inych rizikovych prvkov v pode.
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Autori Yuanan et al. (2020) uvadzaju, ze vo v§eobecnosti skupina rizikovych prvkov
s vysokymi pozitivnymi korelacnymi koeficientmi medzi sebou pravdepodobne prispieva
rovnakymi alebo izko suvisiacimi zdrojmi, zatial’ ¢o tie, ktoré maji nulova alebo miernu

korelaciu, st pravdepodobne rézneho povodu.

4.2 Hodnoty podnej reakcie v pédnych jednotkach Lokalit I.-111.

Autori Bhardwaj ef al. (2011) vo svojej $tadii uviedli, ze hodnoty podneho pH vykazali
vicsie znizenie pri konvenénych systémoch obrabania pddy v porovnani s nulovymi
a znizenymi vstupmi, ktoré mali pH najblizsie k neutralnym hodnotam. V nasom vyskume
boli konven¢ne obrabané pody vo vsetkych lokalitich. Priemerné hodnoty pH (aktivnej
a vymennej) podnej reakcie sa pohybovali v sledovanych rokoch v Lokalite I. od neutralnej
az po kyslu, v Lokalite II. od neutralnej po slabo kysli a v Lokalite I1I. od slabo alkalickej
po neutralnu. Priemerné hodnoty aktivnej a vymennej pddnej reakcie v sledovanych rokoch

sumarizujeme v tabulke 4.2-1.

Tabulka 4.2-1 Priemerné hodnoty pH(H20) a pH(KCI) (Jar alJesenn 2017 - 2019) na

intenzivne obrabamych ornych pédach

Hodnoty pH Obdobie Lokalita I. Lokalita II. Lokalita I1I

Jar 6,47 7,37 7,44

pH(H20)
Jesen 6,76 7,18 7,35
Priemer 6,62 7,28 7,40
Jar 5,50 6,44 6,72

pH(KCI)
Jesen 5,42 6,11 6,48
Priemer 5,46 6,28 6,60

Vseobecne sa hodnoty pH pody pohybuje v intervale medzi 5,5 a 8,0. Hodnoty mimo
tohto rozsahu sa povazuji za neoptimalne, pretoze mézu sposobit’ degradaciu Struktury
pddy, zmenu obsahu mikroZivin a zniZenie aktivity mikroorganizmov v pode. Co sposobuije,
ze st plodiny, ktoré st nachylnejsie na choroby a nasledne mozu viest’ k zlej kvalite plodin
(Lemos et al., 2007; Schirrmann et al., 2011). V pol'nohospodarstve je hodnota pH =5,5
pouzivana ako prahova hodnota na hodnotenie stupna acidifikacie pody (Li et al., 2017b).
V nami sledovanych lokalitach sa priemerné hodnoty aktivneho pH v jarnom a jesennom
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obdobi udrziavali v intervale od 5,5 do 7,4. Hodnoty pH p6d na Slovensku st relativne silno
ovplyviiované kyslymi zrazkami, kyslymi hnojivami a inymi antropogénnymi vplyvmi
(Bielek, 2014). Acidifikaciu pod moze sposobovat’ aj intenzivne ukladanie dusika (Yang et
al., 2015). Pody vo vlhkych oblastiach maju tendenciu vykazovat’ hodnoty pH v intervale
do 5,5 z dovodu vysSich zrazok. Ako uvadzaju Ji et al( 2014) vysSie zrazky vedu
k intenzivnemu vylihovaniu kyslych katiénov ([Fe(H20)s]*", [Al(H20)s]*") aj v suchych
oblastiach. Acidifikacia pody je jednym z faktorov obmedzujucich absorpciu Zivin
a urodnost’ plodin. Pédne pH moze uplne inhibovat’ rast niektorych plodin, ak hodnota
klesne pod hodnotu pH = 4,2 (silne kysla) (Zhang et al., 2008). Vysledky autorov Bhardwaj
etal. (2011) sa nezhoduju s nasimi vysledkami hodnot pH v skiimanych lokalitach, nakol’ko
sme sa orientovali na intenzivne obrabané pddy.

Autori Cai et al. (2011) vo svojej §tadii uviedli, Ze hodnoty pH sa pri hnojeni NPK
pohybovali od 4,7 do 5,6. Pokles hodndt pH vedie k celkovému poklesu urody plodin (Cai
etal.,2011). Ako sme uviedli v podkapitole 4.1.1, v sledovanych lokalitach sa NPK hnojivo
pouzilo v Lokalitach I. - III. na Jeseni 2016, ale na Jar 2017. Hodnoty pH(H20) sa pohybovali
v intervale od 6,41 do 7,22. MdzZeme preto konstatovat’, Ze hnojenie nemuselo mat’ vplyv na
hodnoty pH v sledovanych ornych pddach. Na Jesen 2017, 2018 a 2019 sa pouzilo NPK
hnojenie. Dosiahnuté hodnoty sa ani v tychto obdobiach nepriblizili k hodnotam, ktoré
uvadzaju autori Cai et al. (2011). Tak isto ani v sledovanych jarnych obdobiach sa nase
hodnoty nezhodovali s hodnotami uvedenych autorov (Priloha 6).

V zavere §tadie autori Han ef al. (2016) a Zeng et al. (2017) uvadzaja, Ze anorganické
hnojiva s organickymi hnojivami mozu pdsobit’ negativne na pddu a to tym, ze ju okysl'uju
aznizuji nasytenic pddy, hlavne samotnym vstupom anorganickych hnojiv.
Zo spomenutych naSich vysledkov sa ani toto tvrdenie v sledovanych ornych pddach
nepotvrdilo. Zavery autorov Han et al. (2016) a Zeng et al. (2017) mohli byt ovplyvnené aj
so sprievodnymi faktormi, ktoré sa v nasom vyskume za sledované obdobie nemuseli
vyskytnut, ako napriklad kyslé dazde, iné zlozenie organického hnojiva. Avsak autori Wei
et al. (2016) naopak uvadzaju, ze pouzivanie anorganicko-organickych hnojiv moze ucinne
zmiernit’ okyslenie pddy. Nase vysledky sa skor zhoduju s tymto tvrdenim.

Nadmerné pouzivanie anorganickych hnojiv. ma =za nasledok acidifikaciu pody
v désledku uvolniovania protdénov oxidaciou hnojiv na baze amoniaku (Guo et al., 2010).
Organicky hnoj by mohol obmedzit’ acidifikidciu pddy protonaciou organickych anionov

z podnej organickej hmoty a naslednym uvolfiovanim ucinnych vymenitelnych bazickych
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kationov (Shi et al., 2019a). Nizke hodnoty pH poskodzuji fotosynteticky ret'azec prenosu
elektronov, zvySuji produkciu reaktivnych kyslikovych druhov, znizuju absorpciu zivin
a vody a znizuju tak asimilaciu CO; v listoch rastlin (Long et al., 2017). Acidifikacia pody
sa stava stale vacsim problémom v désledku nespravneho pouzivania chemickych hnojiv
spolu s kyslym dazd’om a intenzivnym pol'nohospodarstvom a monokultirou (Yang et al.,
2013).

Autor Shabala (2012) uvadza, ze vécéSina rastlin vyzaduje pre svoj optimalny rast
a vyvoj neutralnu podnu reakciu v intervale pre pH 6,5 - 7,2, s va¢Sou ¢i mensou toleranciou
rastlin presahujucou tieto krajné hodnoty o 0,4. V naSom vyskume mali Lokality I. - I1I. (orné
pody) podla uvedenych hodnét autora optimalne priemerné hodnoty pH(H-O)
v sledovanych obdobiach pre rast a vyvoj plodin. Rastliny reguluju hodnoty pH pody
prostrednictvom absorpcie vymenitelnych katidnov, modifikéciou kvality a rizosférickych
procesov (Hong ef al., 2019). Autori Odhiambo et al. (2020) uvadzaju, ze vacsine plodin sa
dari medzi hodnotami pddneho pH v rozsahu slabo kysly az neutralny (pH = 5,5 — 7,0). Pri
tomto tvrdeni by vnami sledovanych ornych pdédach vyhovovala Lokalita I
(pH(H20) = 6,62). Lokality II. alll. mali priemerné hodnoty pH(H20) v sledovanych
obdobiach nad hodnotu pH = 7. Autori Fabian et al. (2014) uvadzaja, ze optimalne
rozmedzie hodndt pH pre rast rastlin v pdde je medzi 6 a 7,5. Mnoho rastlin je vsSak
prispdsobenych na to, aby sa im darilo pri hodnotdch pH mimo tohto rozsahu. Vysoka
protonova aktivita (kysla poda) nie je nevyhnutne nevyhodou, pokial’ ide o dostupnost’ zivin.
Mnoho rastlin vytvara vo svojej koreiiovej zone kyslé mikroprostredie, aby sa zvysila
dostupnost’ zivin (Fabian et al., 2014). Podne pH moéze mat vyrazne klesajici trend
so zvySovanim sa nadzemnej rastlinnej biomasy (Ji et al., 2014).

Hodnoty pH boli v rozmedzi od 5,96 do 7,85. Su autori, ktori uvadzaju, ze ziskané
hodnoty pH pddy sa s hibkou nezvysuja (Abollino ez al., 2002; Rusjan et al., 2007). V nami
sledovanych lokalitach sa pohybovala priemerna hodnota pH(H20) v sledovanych rokoch
v jednotlivych hibkach od 6,21 do 7,76, &o je slabo kysla az slabo alkalicka podna reakcia.
Zistené hodnoty pH(H>0) sa v jednotlivych obdobiach s hibkou menili.

Podne pH je urcené rovnovahou medzi produkciou a spotrebou pédnych vodikovych
ionov (Binkley, Fischer, 2013), ktora je uzko spojena s cyklami zivin (uhlik, dusik, fosfor)

(Laganiére et al., 2010).
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4.3 Korela¢né vzt’ahy medzi rizikovymi prvkami a pddnou reakciou

Podne chemické reakcie mozu viest' k vymene alebo tvorbe protonov. Preto je pH pody
povazované za kI'icova chemicku premennu (Bargrizan et al., 2018). Vlastnosti pody ako
su pH, Struktira pddy maji vyrazny vplyv na kontaminaciu pddy rizikovymi prvkami
(Navarrete et al., 2017). Jednym z pravdepodobnych mechanizmov je to, ze podne
podmienky ovplyviiuji pohyblivost’ a retenciu rizikového prvku (Mojid et al., 2016).
Napriklad aktivita rizikového prvku sa typicky zvySuje so znizujucim sa pH v pode
v dosledku desorpcie prvkov (kovov) z povrchovych vizbovych miest v dosledku zvysenej
protondcie a rozpustania mineralnych faz (Simpson et al., 2014).

V tejto cCasti prace sme spracovali korelaéné vztahy medzi rizikovymi prvkami
a hodnotami pHnzo. Korelatné matice sme vypocitali zo vSetkych nameranych hodnot pH
a obsahov rizikovych prvkov v jarnom a jesennom obdobi rokov 2017, 2018, 2019.
Pre vypocet stupna zavislosti medzi pozorovanymi znakmi sme pouzili Koeficient poradove;j
korelacie. Zhao et al. (2020) uvadzaju, ze korelacna analyza je u¢inna metdda na odhalenie
vzt'ahu medzi rizikovymi prvkami v pode a vlastnostami pody.

V Lokalite I. m6zeme vidiet’ korelacie medzi rizikovymi prvkami a pH(H20) v tabulke
4.3-1. Koeficient korelacie » = 0,5594 bol pozorovany medzi Zn a pH(Jar), ¢o znamena, ze
medzi nimi bol vyznamny stupein vizby. Obsah Zn stupal s hodnotami pH(Jar). Korelacia
medzi Cd a pH(Jesen) mala vysoky stupen vizby (r = -0,7265). So stupajucimi hodnotami
pH(Jesen) obsah Cd v pdde klesal. Obsah Cd a Zn v Lokalite I. mdzeme vidiet' v Prilohe 3
a hodnoty pH v Prilohe 6. Korelacia ostatnych rizikovych prvkoch a pH mala nulovy alebo
mierny stupenl vizby. VSeobecne je relativna mobilita Cd v pddnom roztoku vyssia ako Pb
(Kim et al., 2015).

Korelacie v Lokalite 1. mozeme vidiet medzi Zn a pH(Jar), medzi Cu a pH(Jar)
amedzi Cu apH(Jesen), kde bola pozorovand vyznamna korelacia (Tabulka 4.3-1).
V jarnom obdobi sa so zvysujicimi hodnotami pH zvySoval obsah Zn a Cu. V jesennom
obdobi sa so zvySujucim pH znizoval obsah Cu. Olovo malo vysoky stupen véizby s pH(Jar),
kde so zvySujucimi hodnotami pH sa zvySoval obsah Pb. Obsah rizikovych prvkov
v Lokalite II. m6zeme vidiet' v Prilohe 4 a hodnoty pH v Prilohe 6. Korelacia ostatnych
rizikovych prvkov s pH mala nulovy alebo mierny stupen vizby.

Koncentracia Cu a Zn v kyslom prostredi je vyssia ako v alkalickom prostredi (Jones,
2002). V nasej Stadii Cu a Zn mali vysSie koncentracie v neutralnom pH pody. Autor Botzan
(2017) uvadza, ze adsorpcia Cu v pdde ma silnejSiu zavislost’ na hodnotach pH ako Cd.
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Hydrolyza Cu pri hodnote pH = 6 zvySuje jej zadrziavanie v pdde, zatial’ ¢o Cd hydrolyzuje
az do pH =8.

Organické latky v pdde a hodnoty pH su vlastnosti pody, ktoré ovplyviiuju dostupnost’
Cu. Narozdiel od Cu ma Zn omnoho nizsiu afinitu k organickym latkam v pdde, takze
celkova koncentricia Zn a aktivita Zn>" v pddnom roztoku st skor ovplyvitované hodnotami
pH pddy (Laurent et al., 2020).

Li et al. (2019) pozorovali vyssie koncentracie rizikovych prvkov v lokalitach, kde mali
pody vyssie hodnoty pH. Rizikové prvky sa v kyslych podach stavaju rozpustnejsimi
(Wilson, Bell, 1996).

Korelacie rizikovych prvkov s pH v Lokalite IIl. mézeme vidiet v tabulke 4.3-1.
Korelacia medzi Pb apH(Jar), medzi Cd apH(Jesen) amedzi Pb apH(Jesen) mala
v Lokalite III. vyznamny stupeni korelacie. Obsah Pb sttipal s hodnotami pH na Jar a Jesen
a obsah Cd klesal so stupajucimi hodnotami pH(Jesen). Obsah Cd a Pb v Lokalite I1I. je
uvedeny v Prilohe 6 a hodnoty pH v Prilohe 6. V ostatnych korelaciach prvkov s pH bol

nulovy stupeil vizby.

Tabul’ka 4.3-1 Korelacie rizikovych prvkov s pH(H20) v Lokalitach I. - I11.

Lokalita 1. Lokalita I1. Lokalita 111.
Prvok pHJar) | pH(Jesen) | pHJar) | pH(Jesenn) | pH(Jar) | pH(Jesen)
Cd 0,3915 -0,7265 -0,3368 -0,3103 -0,0481 -0,6234
Cu -0,2023 -0,0859 0,5558 -0,6894 0,2543 -0,0484
Pb -0,0744 0,2617 0,8420 0,3324 0,6637 0,5633
Zn 0,5594 -0,2750 0,6440 0,1895 0,2272 -0,2466

V alkalickych podmienkach véc¢sina rizikovych prvkov vstupuje do pddy vo forme
nerozpustnych zlucenin alebo jednoduchych kovov a ma problém s vertikdlnou migraciou.
V priebehu Casu sa teda v pode hromadi stale viac a viac rizikovych prvkov (Wang et al.,
2020a).

Medzi rizikovymi prvkami a pH nie je jasny vzt'ah. Hodnota pH pddneho systému je
velmi  dolezitym  parametrom, ktory priamo ovplyviiuje  sorpciu/desorpciu,
zrazanie/rozpustanie, tvorbu komplexu a oxidacno-redukéné reakcie (Draszawka-Bolzan,
2017). Ako uvadza Draszawka-Botzan (2017) vo vSeobecnosti k maximalnej retencii
kationovych kovov dochadza pri pH> 7 a k maximalnej retencii aniénovych kovov dochadza

pri pH <7. Zhang et al. (2002) vo svojej Studii uvadzaji, ze nizke hodnoty pH pddy st
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spojené so silnym vyluhovanim niektorych prvkov a relativne vysoké hodnoty pH
skimanych pdd by mohli byt vysvetlenim pre slabt korelaciu medzi pH a rizikovymi
prvkami.

Vysledok stadie autorov Zhao et al. (2020) ukazal, ze hodnoty pH v pddach mali
vyznamne pozitivnu korelaciu so vSetkymi rizikovymi prvkami. V naSom vyskume boli
korelacné vzt'ahy pozorované medzi vsetkymi rizikovymi prvkami a hodnotou pH, ale ich
vazby boli rdzne v sledovanych pddnych jednotkach. Zinok mal vyznamny stupen vazby
s hodnotami pH v podnych jednotkach v Lokalitach 1. - II. Vyznamny stupen vizby
s hodnotami pH mala Cu v Lokalite II. Kadmium malo vysoky stupen védzby s hodnotami
pH v Lokalite I. a vyznamny stupenn vazby sme zaznamenali v Lokalite I1l. Vysoky stupen
vizby olova s hodnotami pH sme pozorovali v Lokalite II. a vyznamny stupen vizby
v Lokalite III. Autori Demkova et al. (2015) uvadzaju vo svojej stidii, ze hodnoty pH mali
pozitivnu korelaciu so vSetkymi sledovanymi rizikovymi prvkami.

Autori Wang et al. (2018) vo svojej $tadii uvadzaju, ze vacsina rizikovych prvkov (Cu,
Pb, Zn, Cd, Ni, Cr, As, Se, Co, V, Mn, F) nemala vyznamnu korelaciu s hodnotami pH
v nimi sledovanej pode ¢o bolo pravdepodobne spdésobené kombinovanymi uéinkami
viacerych faktorov (drenazna voda, pddne prostredie). V nasSich vysledkoch medzi
korelaciami rizikovych prvkov (Cd, Cu, Pb, Zn) ahodnotami pH bol zaznamenany
vyznamny stupen vizby, ale len v ur¢itych podnych jednotkach. So spominanou studiou
Wanga et al. (2018) sa nezhoduju dosiahnuté vysledky z nasich lokalit, pretoze korelacia
rizikovych prvkov s hodnotami pH nemala nulovy alebo mierny stupen vézby.

Draszawka-Botzan (2017) uvadza, ze mobilita katidonov kovov sa zvySuje
so zvySujucou sa hodnotou pH pddy v dosledku tvorby kovovych komplexov s rozpustenou
organickou hmotou (napr. Cu, Ni, Pb a Zn pri pH=4,3 - 8,3). Retencia kovov sa v jej stadii
vyznamne nezvysila, pokial’ hodnoty pH neboli vyssie ako 7.

Rizikové prvky maju tendenciu sa hromadit’ v podach s vysokymi hodnotami pH
a obsahom organickych latok s tazSou Strukturou (Kosheleva et al., 2015). Jednym
z pravdepodobnych dévodov by mohla byt’ nizka pohyblivost’ rizikovych prvkov v ilovitych
a alkalickych podach (Khorshid, Thiele-Bruhn, 2016).

Kadmium, med’, olovo a zinok, ktoré st beznymi znec€istujucimi latkami a mézu byt
toxické, st rozpustné v silne kyslej pode a su absorbované rastlinami alebo sa vylthuju

do podzemnej vody (Slessarev et al., 2016).

76



Zavlazovanie pddy s vodou, ktora ma nizsie hodnoty pH ako je hodnota pH pody méze
sposobit’ mobilizaciu rizikovych prvkov do podlozia a m6ze kontaminovat’ podzemnt vodu.
K tomu moéze dojst’ aj pri zrazkach, ktoré maju hodnoty pH v kyslej oblasti (Rodriguez-

Bocanegra et al., 2018).

4.4 Hodnoty organického uhlika v sledovanych podnych jednotkach

Délezitou funkciou ekosystému je ukladanie organického uhlika do pody (Cong et al.
2014). Ukladanie organického uhlika do pody zavisi od rovnovahy jeho vstupov a vystupov
(Sistla et al., 2013). Zasoba organického uhlika v pdde nie je z hl'adiska stability homogénna
amozno ju koncepéne rozdelit' na frakcie s roznymi dobami zotrvania (Heitkamp et al.,
2011). Povaha pddneho substratu, mineralny typ, potencial nasytenia C a ich interakcie
v povrchovych a podpovrchovych vrstvach maju vplyv na zasoby pddneho organického
uhlika (Liang et al., 2019). Zasoba organického uhlika v pode je kl'a¢ovym komponentom
pre poskytovanie mnohych ekosystémovych sluzieb ako st ochrana proti erézii, kolobeh

zivin, regulacia vody a regulacia podnebia (Villarino ef al., 2019).

Tabul’ka 4.4-1 Priemerny obsah Cox (%) a humusu (%) (Jar a Jesen1 2017 - 2019)

. . Lokalita I. Lokalita II. Lokalita III.
Priemerna hodnota
Jar Jesen Jar Jesen Jar Jesen
2017 -2019| 2017 -2019 | 2017-2019 | 2017 -2019 | 2017 - 2019 2017 - 2019
Cox (%) 1,02 1,11 1,09 1,11 1,42 1,31
Hm (%) 1,76 1,91 1,87 1,92 2,45 2,25
Priemer Cox (%) 1,07 1,10 1,37
Priemer Hm (%) 1,84 1,90 2,35

Autori Zhang et al. (2018a) a Zhang et al. (2010) v stidiach uvadzaju, ze pody,
do ktorych boli aplikované anorganické hnojiva a mastalného hmoja, maju vyssi obsah
pddneho organického uhlika. Dovodom je sekvestracia uhlika v pode, ktord je procesom
homeostazy spojenym s rozkladom podneho uhlika a vstupom uhlika z korenov plodin,
slamy a hnoja (Zhang et al., 2018a). V nami sledovanych lokalitach boli aplikované
anorganické hnojiva vo vsetkych podnych jednotkach v réznych mnozstvach v zavislosti
od sposobu vyuzivania pody (podkapitoly 4.1.1 -4.1.2). V ornych pddach, kde boli

anorganické hnojiva pouzivané pri hnojeni pred sejbou v zav islosti od narokov pestovanych
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plodin, bol priemerny obsah Cox v Lokalite 1. a II. nizKy a v Lokalite III. stredny. Priemerné
obsahy v sledovanych lokalitach su uvedené v tabulke 4.4-1. Z uvedenych priemernych
obsahov Cox sa k tvrdeniu autora Zhang et al. (2018a) najviac priblizila Lokalita I1I.

Moderné intenzivne polnohospodarstvo sa vo velkej miere spolicha na aplikaciu
hnojiv, ¢o je nevyhnutné pre poskytovanie vyzivnych latok pre plodiny a pre rast vyroby
potravin na celom svete (Koning a kol., 2008). V pripade nehnojenia alebo nevyvazené¢ho
hnojenia je dostupnost’ podnej ziviny vSeobecne nizka a obmedzuje rast plodin, o mdze
viest’ k nizkej produktivite a prisunu uhlika do korenov (Su et al., 2006; Jagadamma et al.,
2008). Aplikacia organickych hnojiv alebo pozberovych zvyskov by mohla pomoct
k ukladaniu uhlika (Jiang et al., 2014). Aj ked’ pouzivanie anorganickych a organickych
hnojiv moéze viest k zvySeniu trody pestovanych plodin a obsahu organického uhlika
v pode, je potrebné optimalizovat’ aplikacné davky a hospodarenie s nimi tak, aby sa znizila
environmentalna zataz (Ju et al., 2009).

Hnojenie NPK hnojivami méze zvySovat’ zasoby pddneho organického uhlika o 11 -
66 % (v hibke 0,0 - 0,2 m) apripadne 05 - 43 % (v hibke 0,2-0,6 m) (Liu ef al., 2014b;
Benbi et al., 2015; Wang et al., 2015). V inych stidiach v§ak hnojenie NPK hnojivami malo
maly vplyv na hodnoty organického uhlika v povrchovych aj v podpovrchovych vrstvach
pody (Su et al., 2006; Maillard et al., 2015). Ak by sa pouzivali pri hnojeni NPK hnojivami
aj organické hnojiva (mastalny hnoj), v povrchovych vrstvach pody by boli vyssie zasoby
organického uhlika (Shen et al., 2013). To dokazuje vyhodu chemickych hnojiv nielen
pri zvySovani produktivity plodin a udrziavani pody, ale aj pri zmierfiovani zmeny klimy
v Sirokom casopriestore (Lal, 2013). Aplikacie mineralnych hnojiv mdézu ovplyviiovat
zasoby uhlika v podlozi (Royer et al., 2007).

Vysledky d’alsich dlhodobych experimentov ukazali, ze pri aplikacii anorganickych
hnojiv sa obsah organického uhlika v pdde zvysil (Purakayastha et al., 2008; Zhang et al.,
2009) alebo sa udrziaval na rovnakej urovni, prip. sa v pricbehu rokov mierne zvySoval
(Nayak et al., 2012). Na§ vyskum v priebehu troch rokov, sa neda povazovat’ za dlhodoby.
Zo ziskanych tdajov vSak mozeme povedat, ze za sledované obdobie (2017 - 2019)
priemerny obsah Cox, v Lokalite I. rokmi klesol zo stredného na nizky obsah Cox, v Lokalite
11. stiipol obsah Cox z nizkeho na stredny, v Lokalite I1I. sa udrzal stredny obsah Cox (Priloha
8).

Autori Liu et al. (2003) a Brady a Weil (2008) vo svojich stadiach zaznamenali, Ze
zésoby organického uhlika klesali s hibkou pody. Klesanie obsahu organického uhlika
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s rastiicou hibkou sme aj my zistili vo vietkych podnych jednotkach v sledovanych rokoch
(Priloha 8). Studie, ktoré sleduju vplyv agrotechnickych postupov na zasoby Cox sa
vo vdcsine zameriavaji hlavne napovrchové vrstvy podneho profilu, pricom sa
zriedkavejsie sleduje podlozie (Syswerda ef al., 2011). Hlavnymi zdrojmi organickych latok
v podlozi st hodnoty organického uhlika, korene rastlin a koreiiové vylucky, a transport
Castic z povrchu (Rumpel, Kégel-Knabner, 2011; Hudec ef al., 2015).

Autori Korschens et al. (2013) a Cong et al. (2014) uvadzaji, ze nizke zasoby
organického uhlika s v pddach, ktoré nie su vyuzivané na polnohospodarsku produkciu
plodin (rastlinné zvysky nie st zapracované do pddy). V naSich sledovanych pddnych
jednotkach neboli na produkciu plodin vyuzivané pasienky a kosen¢ liky. Autori Wiesmeier
et al. (2016) wuvadzaju, ze napokles =zasob podneho organického uhlika
v polnohospodarskych podach moze mat vplyv aj zmena klimy. Ubytok alebo niZsie zasoby
Cox mOZu byt’ sposobené aj nizSou priemernou ro¢nou teplotou (Tarnocai ef al., 2009). Avsak
autori Haring et al. (2013) uvadzaji vo svojej $tadii, Ze zasoby Cox sa vyznamne nemenili
pri roznych klimatickych podmienkach, vegeta¢nych a pédnych podmienkach. Autori Jiang
et al. (2014) uvadzajt, ze obsah organického uhlika v pode je priamo ovplyvneny podnymi
faktormi (Struktara pody) a antropogénnymi aktivitami.

Autori Simansky et al. (2013) uvadzaji, Ze obsah organického uhlika v ornej pode je
zvyc€ajne neuspokojivy. Z nami sledovanych ornych pod mali Lokality I. a II. nizky obsah
Cox v sledovanych rokoch.

Kazdéa poda mé svoju vlastnu kapacitu uhlika, a preto aj napriek pridavaniu velkého
mnozstva uhlika nemusi pdda proporcionalne zvySovat’ zdsoby uhlika (Purakayastha ef al.,
2008). Vzhl'adom na rastice koncentracie CO; v atmosfére a suvisiace klimatické zmeny sa
akumulacia podneho organického uhlika v suchozemskych ekosystémoch stava d’alSou
dolezitou funkciou ekosystému, pretoze v tomto procese sa atmosféricky uhlik sekvestruje
v pode. RozmanitejsSie ekosystémy mozu zvysSit potencial sekvestracie uhlika
v suchozemskych ekosystémoch (Cong et al. 2014).

Udrziavanie zasob organického uhlika v polnohospodarskych podach je dolezité
na zabezpecenie celosvetovej potravinovej bezpe€nosti a prevenciu emisii  CO».
V dlhodobom  kon$tantnom hospodareni a environmentalnych  podmienkach su
pol'nohospodarske zasoby organického uhlika v dynamickej rovnovahe medzi vstupmi
uhlika (zvySky plodin a organické hnojivd) a naslednou stratou uhlika v doésledku rozkladu

pddnych organickych latok. Pretoze rozklad podnych organickych latok je silne regulovany
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teplotou a vlhkostou pddy, zmena klimy predstavuje riziko strat pddneho organického
uhlika (von Liitzow, Kdgel-Knaber, 2009; Conant et al., 2011; Scharlemann et al., 2014).
Hodnoty poddnej reakcie zohravaji vyznamnu ulohu priuvolfiovani anorganickych
uhli¢itanov, mikrobialnych aktivitach, ¢im ovplyviuju stabilitu pddneho organického uhlika
(Sheng et al., 2016).

Dolezité¢ je nenarusit’ bilanciu obsahu uhlika v zlozkadch prirody preto, aby sa
neohrozilo plnenie jeho funkcii (Bielek, 2014). Dlhodobé studie ukazali, Ze postupy ako
lepsie hospodarenie s hnojivami, hnojenie, kompostovanie, v¢élenenie pozberovych zvyskov,
striedanie plodin, zelené hnojenie, znizené obrabanie pddy a sposoby zavlazovania, zvySuju
tvorbu a ukladanie uhlika v pode (Nayak et al., 2012). Tieto postupy nielen podporuju
udrzatel'né pol'nohospodarstvo, ale zmierniuju zmenu podnebia prostrednictvom sekvestracie
uhlika a minimalizovanim emisii sklenikovych plynov (Lal et al., 1998).

Manazment pestovania polnohospodarskych plodin je dolezity, pretoze ovplyviuje
mnozstvo a kvalitu pddnej organickej hmoty v pdde (Assungdo et al., 2019). V ramci
globalneho cyklu uhlika je podna organicka hmota povazovana za jeden z najvéacSich
zachytov uhlika (Li et al., 2017¢c). Obsah organickej hmoty v pode je dolezity ukazovatel’
urodnosti pody (Liu et al., 2019b). Organicka hmota interaguje s fyzikalnymi, chemickymi
a biologickymi parametrami pody, ktoré urcuju stabilitu ekosystému (Schmidt et al., 2011;
Kooch et al., 2020). Podna organicka hmota je dolezita pri poskytovani energie, substratov
a biologickej diverzity potrebnej na udrzanie mnohych funkcii (Bongiorno ef al. 2019).

V nami sledovanych pddnych jednotkdch bol priemerny obsah humusu pocas
rokov 2017 - 2019 v Lokalite III. stredny a v ostatnych lokalitdch bol priemerny obsah
humusu nizky (Tabul'ka 4.4-1). Autor Zheng (2005) uvadza, ze vplyv na hodnoty organicke;j
hmoty v pode modze mat mnozstvo vstupov do pddy azrazky. Zrazky modzu viest
k vyltihovaniu pody a znizeniu obsahu zivin v pdde. LCudské cinnosti, ako st napriklad
vyuzivanie a obrabanie pddy, pestovanie plodin, ktoré mézu byt dynamické v kratkom
Casovom obdobi, maju vyrazny vplyv nazmeny mnozstva podnej organickej hmoty
(Margenot et al., 2017; Shi et al., 2019b). Autori Schillaci ef al. (2017) uvadzaju, ze rozdiely
vo vyuzivani pody mézu ovplyvnit’ kvantitu aj kvalitu podnej organickej hmoty, ¢o moze
mat’ vplyv na proces rozkladu pddnej organickej hmoty.

Autori Fan et al. (2020) uvadzaju vo svojej $tadii, Ze pol'nohospodarska pdda vyuzivana
na pestovanie plodin mala obsah pddnej organickej hmoty v orni¢nej vrstve relativne nizky.

V nami sledovanych podach vyuzivanych na pestovanie plodin bol priemerny obsah humus
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v orni¢nej vrstve v sledovanych rokoch v Lokalite I. rovny 2,14 %, v Lokalite I1I. 2,35 %
a v Lokalite 1I1. 2,92 %. Na zéklade zistenych hodnét bol obsah humusu v orni¢nej vrstve
stredny (Priloha 8). Autori Chen et al. (2004) uvadzaji vo svojej Stadii, Ze na podach, kde
boli pestované plodiny bol vyssi obsah podnej organickej hmoty. Vyssi obsah pddnej
organickej hmoty suvisi s pouzivanymi hnojivami (zvySenie biomasy) a so zapracovanymi
pozberovychmi zvySkami, ¢im sa dsahuje vacsi vstup organickej hmoty do pody.

Nicktoré S§tidie naznacuji, Ze v poslednych desatroCiach obsah pddnej organickej
hmoty rychlo klesal v dosledku silnej erozie pddy (Zhu et al., 2019). Na druhej strane iné
studie naznacujl, ze obsah pddnej organickej hmoty sa od 80. rokov 20. storocia zvysil
v dosledku anorganického a organického hnojenia (Hu et al., 2007; Cao et al., 2016).
Niektori autori uviedli, Ze environmentalne faktory maji vyznamny vplyv na hodnoty
obsahu pddnej organickej hmoty, ale v porovnani s tym su Stadie, ktoré naznacuju, ze
environmentalne faktory maju maly vplyv (Rial ef al., 2015; Bogunovic et al., 2018).

Po6dna organicka hmota sa povazuje za hlavny faktor, ktory riadi biologickt dostupnost’
a chemické spravanie rizikovych prvkov nachadzajucich sa v zivotnom prostredi (Habibul,
Chen, 2018). Organicka hmota v pdde sa sklada z ré6znych funkénych skupin (karboxylové,
hydroxylové, aminoskupiny) ktoré mézu inhibovat’ alebo podporovat’ transport rizikovych
prvkov v pode prostrednictvom radu interakcii (adsorpcia, komplexacia, chelacia) (Schmidt
et al.,2011; Masoom et al., 2016). Podna organicka hmota mo6ze ovplyviiovat’ hodnoty pH
pody tym, z akych odumretych casti rastlin a zivoéichov sa sklada (Marcos et al., 2010).
Pddna organicka hmota a hodnoty pH reguluju mobilitu a biologickt dostupnost’ rizikovych
prvkov (Liu et al., 2018; Xiao et al., 2019). Organicka hmota v pode moze sluzit’ ako
adsorbent na znizenie biologickej dostupnosti a mobility rizikovych prvkov (Bolan et al.,
2014), avsak rozpustena ma tendenciu vytvarat’ komplexy s rizikovymi prvkami a tak

vplyvat’ na ich rozpustnost’ a mobilitu (Li ez al., 2013).

4.5 Statistické vyhodnotenie pddnej reakcie a celkového organického uhlika

Nasim cielom bolo zistit, ¢i namerané tdaje (Prilohy 6 - 8) hodndt pddnej reakcie,
celkového organického uhlika ahumusu v dvoch ro¢nych obdobiach (Jar, Jesen)
v sledovanych rokoch su Statisticky vyznamne rozdielne. Aby sme mohli pouzit
parametrické testy (#-test, resp. pre viac faktorov analyzu rozptylu) pre overenie Statistickej
vyznamnosti rozdielov pozorovanych znakov (pH(H20), pH(KCI), Cox, humus) v dvoch
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obdobiach bolo potrebné overit’ podmienky pouzitia parametrickych metdd. Na overenie

hypotézy o normalnom rozdeleni zakladného suboru sme pouzili test Shapira-Wilka.

Analyza normality rozdelenia medzi rocnymi obdobiami v hodnotich pH(H>0) pH(KCI)
a obsahu Cox

Shapirov-Wilkov test pre overovanie normality rozdelenia vyberovych suborov-znaky
(pH(H20), pH(KCI), Cox, humus) sme realizovali v programe STATSTICA. Po zadani
udajov sme pre kazdy pozorovany znak (pH(H20), pH(KCI), Cox, humus) dostali tabulku
s vysledkami testu normality (Tabul'ka 4.5-1), kde st uvedené tri idaje pre kazdy vyberovy
subor-hodnoty pH(H20), pH(KCI), Cox, humus v obdobi Jar a Jesen v rokoch 2017 - 2019.

Tabul’ka 4.5-1 Vysledky Shapiro-Wilkovho testu (Jar-Jeseni, 2017 - 2019)

Pozorovany Jar Jesen
znak W P W P
pH(H20) 0,957681 0,000828* 0,966351 0,004239*
pH(KCI]) 0,958502 0,000961* 0,966691 0,004532*
Cox 0,973896 0,019533 0,919114 0,000002*
Humus 0,973909 0,019586 0,919040 0,000002*

Udaje, oznacené * st Statisticky vyznamné

Prvy udaj (W) je hodnota testovacej Statistiky Shapirovho-Wilkovho testu a druhy tidaj
(p) je pravdepodobnost’ p. Je to pravdepodobnost’ chyby, ktorej sa dopustime ak zamietneme
testovani hypotézu. Vysledky testu vyhodnotime pouzitim hodnoty p. Hodnota p je
pravdepodobnost’ chyby, ktorej sa dopustime, ked’ zamietneme testovant hypotézu Hy
v prospech alternativnej hypotézy H;. Ak je tato pravdepodobnost’ mensia ako 0,05 resp.
0,01; testovanu hypotézu Hy zamietame na hladine vyznamnosti a = 0,05 resp. a = 0,01.
V opac¢nom pripade testovanu hypotézu Hy nezamietame. Ked’ze hodnota pravdepodobnosti
vo vSetkych Styroch pripadoch je mensia ako 0,05; testovanu hypotézu o normalnom
rozdeleni pozorovaného znaku (pocet bodov z testu) zamietame na hladine vyznamnosti
o= 0,05. To znamen4, ze rozdelenie hodnot pozorovanych znakov nemoézeme povazovat

za normalne. Situacia v jarnom obdobi je ilustrovana aj na obrazku 4.5-1.
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Obrazok 4.5-1 Histogramy ro¢né obdobie Jar (a)pH(H20), b)pH(KCI), ¢)Cox, d)Humus)

Z uvedenych dovodov pre overenie Statistickej vyznamnosti rozdielov medzi
obdobiami Jar a Jesen v 4 pozorovanych znakoch sme pouzili neparametrické Statistické
metddy, konkrétne neparametricka alternativu dvojvyberového r-testu, ktorou je Mann-

Whitneyho test (Wilcoxonov dvojvyberovy test).

Analyza rozdielnosti medzi rocnymi obdobiami v hodnotach pH(H:>0), pH(KCI)
a obsahu Co,.

Nasim ciel'om bolo zistit', ¢i namerané tdaje pH(H20). pH(KCl) a Cox v dvoch rocnych
obdobiach (Jar, Jesen) su Statisticky vyznamne rozdielne. Ked’ze predpoklad o normalnom
rozdeleni zakladného suboru nebol splneny, pre overenie Statistickej vyznamnosti rozdielov
medzi obdobiami Jar a Jesen v 3 pozorovanych znakoch (pH(H20). pH(KCI), Cox a humus)
pouzijeme neparametrické Statistické metddy, konkrétne Wilcoxonov dvojvyberovy test, co

je neparametrickd alternativa dvojvyberového #-testu (Markechova, Stehlikova, Tirpakova,
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2011). Vnasom pripade sme testovali nulova hypotézu Hjp: Oba vyberové stbory
pochadzaji z toho istého zakladného suboru, t. j. medzi oboma pozorovanymi znakmi
pH(H20) (Jar) a pH(H20) (Jesen) nie je Statisticky vyznamny rozdiel.

Nulovt hypotézu sme testovali oproti alternativnej hypotéze:

H;: Vyberové subory nepochadzaju z toho isté¢ho zékladného stboru, t. j. medzi oboma
pozorovanymi znakmi pH(H20) (Jar) a pH(H20) (Jesen) je Statisticky vyznamny rozdiel.

Po zadani vstupnych tdajov v programe STATISTICA nameranych hodnét 4 znakov
(pH(H20), pH(KCI), Cox, humus) sme dostali tabul’ku 4.5-2, kde su uvedené hodnoty
testovacej Statistiky a k nim prisluchajice p-hodnoty. Aj v tomto pripade sme vysledky testu

vyhodnotili na zaklade p hodnoty.

Tabul’ka 4.5-2 Vysledky Mann-Whitneyho testu

Jar-Jesen
Pozorovany znak
V4 p-value
pH(H20) -4,2378 0,0000%*
pH(KCI) -1,3974 0,1623
Cox 0,4370 0,6621
Humus 0,4379 0,6614

Udaje, oznacené * su $tatisticky vyznamné hodnoty

Z tabul’ky 4.5-2 mo6zeme vidiet, ze hodnota pravdepodobnosti p je mensia ako 0,05 iba
v jednom pripade t.j. namerané hodnoty pH(H20). To znamend, ze v pripade pH(H20)
testovanu hypotézu zamietame v prospech alternativnej hypotézy, t. j. namerané hodnoty
pH(H20) st v dvoch ro¢nych obdobiach statisticky rozdielne. To znamena, ze dve ro¢né
obdobia sa Statisticky vyznamne liSia v hodnotach pH(H20). V hodnotach ostatnych
3 znakov (pH(KCI), Cox a humus) rozdiely medzi 2 ro¢nymi obdobiami nie su Statisticky
vyznamné. Znak Hy, sme d’alej Statisticky nespracovali, nakol’ko sa jeho hodnota vypocitala
z Cox.

Okrem prirodnych faktorov zivotného prostredia, ktoré mézu pdsobit’ na hodnoty pH
pody a jej priestorové rozlozenie, zohravaji l'udské ¢innosti délezitt ilohu pri ovplyviiovani
pH pddy v sucasnosti (Hong et al., 2018).

Autori Mishra a Sarkar (2020) vo svojej Stidii uvadzaja, ze vplyv réznych sposobov
vyuzivania pdd na zasoby organického uhlika v pdde bol vyznamny. Rozdiely v celkovom

mnozstve organického uhlika v pdde mozu byt ovplyvnené rozdielmi v pridavani biomasy
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pri réznych spdsoboch vyuzivania lokalit a tiez mierou rozkladu a rozdielnou povahou
rastlinnych materidlov (Mishra, Sarkar, 2020). Vhodné postupy na obrabanie pody
pomahaji udrziavat’ zasoby uhlika a zivin v pdde, ¢o zvySuje produktivitu pody (Bhardwaj
etal.,2011). Sposob obrabania v nami sledovanych pédnych jednotkach na obsah C.. nebol

Statisticky vyznamny.

Analyza rozdielnosti medzi Lokalitami 1. az Il1. v hodnotach pH(H>0), pH(KCI) a obsahu
Cox

Dalsim faktorom, v ktorom sme sledovali Statisticki vyznamnost' rozdielov
v pozorovanych znakoch, bol faktor Lokalita (pddna jednotka). Kruskal-Wallisovym testom
sme overovali, ¢i sa 3 zo sledovanych lokalit Statisticky vyznamne li$ia v hodnotach kazdého
z pozorovanych znakov (pH(H20), pH(KCl), Cox,) v jarnom obdobi 2017 - 2019.

Aj vtomto pripade sme Kruskal-Wallisov test realizovali pomocou programu
STATISTICA. Po zadani vstupnych udajov vo vystupnej zostave pocitaéa sme pre zvoleny
znak-pH(H20) dostali tieto vysledky: hodnotu testovacieho kritéria (H = 60,475) a hodnotu
pravdepodobnosti (p = 0,000). Aj v tomto pripade sme vyhodnotili vysledok testu pouzitim
hodnoty p. Ked’ze vypocitana hodnota pravdepodobnosti p je mensia ako 0,01; nulovia
hypotézu zamietame na hladine vyznamnosti o = 0,01; t. j. rozdiel medzi tymito 3 lokalitami

vzhl'adom na pozorovany znak-hodnoty pH(H2O)je Statisticky vyznamny.

Tabul’ka 4.5-3 Viacnasobné porovnania pH hodnét (pH(H20) a pH(KC)-jarné obdobie)

Hodnoty pH(H20) pH(KCI)

Lokalita | Lokalita I. | Lokalita II. |Lokalita III.| LokalitaI. | Lokalita II. | Lokalita III.
Lokalita I. - 0,0288 0,0003* - 0,1576 0,0010%*
Lokalita II. - 1,0000 - 1,0000
Lokalita III. - _

Udaje, oznacené * st Statisticky vyznamné

Dalej nas zaujimalo, ktoré konkrétne lokality sa Statisticky vyznamne vzajomne od
seba lisia v nameranych hodnotach pH(H20) v podnych vzorkach. Odpoved’ na dant otazku

nam dalo mnohonasobné porovnanie poradovych priemerov pri Kruskal-Wallisovom teste.
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Vysledky Kruskal-Wallisovho testu viacnasobného porovnania (p-hodnoty) pre jarné
obdobie rokov 2017 - 2019 st uvedené v tabul’ke 4.5-3.

Na zaklade vysledkov, uvedenych v tabulke 4.5-3 moézeme vidiet, ze v jarnom
obdobi v sledovanych rokoch sa Lokality II. a IIl. Statisticky vyznamne lisili od Lokality 1.
v hodnotach pH(H20). Tym sa preukazalo, ze hodnoty pH(H20) v pddnych vzorkach,
odobraté v uvedenych lokalitdich v jarnom obdobi v sledovanych rokoch su Statisticky
vyznamne rozdielne. Kym v jarnom obdobi za sledované obdobie bola priemerna hodnota
na Lokalite I. pH = 6,47; na Lokalite II. pH = 7,37 a na Lokalite I1l. sme namerali pH = 7,44
(Tabulka 4.2-1).

Podobné vysledky sme dostali pouzitim Kruskal-Wallisovho testu aj pri overovani
Statistickej vyznamnosti rozdielov medzi lokalitami v pozorovanom znaku - hodnoty
pH(KCI) v pddnych vzorkach. Postupovali sme rovnako ako v predchddzajucom pripade.
Pouzitim Kruskal-Wallisovho testu sme vypoécitali hodnotu testovacieho kritéria
(H = 64,652) a hodnotu pravdepodobnosti (p = 0,000). Aj v tomto pripade sme vyhodnotili
vysledok testu pouzitim hodnoty p. Ked'ze vypocitanad hodnota pravdepodobnosti p je
mensia ako 0,01, nulovl hypotézu zamietame na hladine vyznamnosti a = 0,01; t. j. rozdiel
medzi lokalitami je vzhladom na pozorovany znak - hodnoty pH(KCI) - Statisticky
vyznamny. Aj v tomto pripade sme pouzitim Kruskal-Wallisovho testu viacnasobného
porovnania zistovali, ktoré¢ lokality sa vzajomne lisili v hodnotach pH(KCI) (Tabulka 4.5-
3).

Na zaklade vysledkov, uvedenych v tabul'ke 4.5-3 mézeme vidiet, Ze v jarnom obdobi
sa Lokalita III. Statisticky vyznamne liSila s Lokalitou I. v hodnotach pH(KCI). Tym sa
preukazalo, ze hodnoty pH(KCI) v pddnych vzorkach, odobraté v uvedenych lokalitach
v jarnom obdobi (2017 - 2019) su Statisticky vyznamne rozdielne. Kym v jarnom obdobi za
sledované obdobie na Lokalite 1. bola namerana priemerna hodnota pH(KCIl) = 5,50; na
Lokalite 1. bola namerana hodnota pH(KCI) = 6,44; na Lokalite I1l. sme namerali hodnotu
pH(KCI) = 6,72 (Tabulka 4.2-1). Vymenna podna reakcia vyjadruje stabilnejsi, dlhodobejsi
stav pody ako aktivna pddna reakcia (Palove-Balang, 2012). VaicSina Studii, ktoré
monitoruju acidifikaciu pody v obdobiach, sa zameriavaji iba na orni¢ni vrstvu pody
a pozornost’ sa vo vSeobecnosti zameriava na prechod z neutralneho na kyslé hodnoty pH

pody (Guo et al., 2010; Marchant et al., 2015).

Rovnakym spdsobom sme postupovali pri testovani $tatistickej vyznamnosti rozdielov

lokalit v pozorovanom znaku Cox. Pouzitim Kruskal-Wallisovho testu sme v oboch
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pripadoch vypocitali hodnotu testovacieho kritéria (H = 6,190) a hodnotu pravdepodobnosti
(»p = 0,517). Test sme aj vtomto pripade vyhodnotili na zadklade vypocitanej hodnoty
pravdepodobnosti p. Ked’ze vypocitana hodnota pravdepodobnosti p bola vacsia ako 0,05;
nulovi hypotézu nemdzeme zamietnut, t. j. rozdiel medzi lokalitami vzhl'adom
na pozorovany znak - obsah Cox - nie je Statisticky vyznamny. Tym sa preukdzalo, Ze obsah
Cox v podnych vzorkéach v roznych sledovanych lokalitach v jarnom obdobi (2017 - 2019)
nie je Statisticky vyznamne rozdielny.

Systémy obrabania pody mozu ovplyvnit distribtciu, skladovanie aj retenciu a straty
pddneho organického uhlika v povrchovych a podpovrchovych vrstvach (Olson, 2013).
Hodnoty pH su hlavnymi regulatormi obsahu pédneho organického uhlika (Ma et al., 2020).

Na zaver sme Kruskal-Wallisovym testom overovali, ¢i sa 3 sledované lokality
(Lokality I. - III.) statisticky vyznamne liSia v nameranych hodnotach kazdého
z 3 pozorovanych znakov: pH(H20), pH(KCI) a Cox v jesennom obdobi (2017 - 2019).

Aj vtomto pripade sme Kruskal-Wallisov test realizovali pomocou programu
STATISTICA. Po zadani vstupnych udajov vo vystupnej zostave pocitaca sme pre zvoleny
znak - pH(H20) dostali hodnotu testovacieho kritéria (H =53,772) a hodnotu
pravdepodobnosti (p = 0,000). Aj v tomto pripade sme vyhodnotili vysledok testu pouzitim
hodnoty p. Ked’ze vypocitand hodnota pravdepodobnosti p je mensia ako 0,01; nulova
hypotézu zamietame na hladine vyznamnosti o = 0.01; t. j. rozdiel medzi tymito 3 lokalitami
vzhl'adom na pozorovany znak namerané hodnoty pH(H20)-je Statisticky vyznamny
(Tabul’ka 4.5-4).

Na zaklade vysledkov uvedenych v tabulke 4.5-4 mézeme vidiet', Ze v jesennom
obdobi v rokoch 2017 - 2019 sa sledované lokality $tatisticky vyznamne li$ili v hodnotach
pH(H20). Tym sa preukdzalo. ze hodnoty pH(H20) v podnych vzorkach, odobratych
v uvedenych lokalitach v jesennom obdobi v sledovanych rokoch su Statisticky vyznamne
rozdielne. Kym v jesennom obdobi za sledované obdobie bola na Lokalite I. priemerna
hodnota pH(H20) = 6,76; na Lokalite 1. bola pH(H20) = 7,11; na Lokalite III. sme vypocitali
priemerntl hodnotu pH(H>0) = 7,35 (Tabulka 4.2-1).
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Tabul’ka 4.5-4 Viacnasobné¢ porovnania pH hodn6t (pH(H20) a pH(KCl)-jesenné obdobie)

Hodnoty pH(H20) pH(KCI)

Lokalita | Lokalital. | Lokalita II. | Lokalita III. | Lokalita I. Lokalita IT. | Lokalita III.
Lokalita I. - 1,0000 0,02017%* - 0,4844 0,0085%*
Lokalita II. - 1,0000 - 1,0000
Lokalita III. - -

Udaje, oznacené * su $tatisticky vyznamné

Obsah pddneho organického uhlika moze tlmit acidifikaciu pddy a ovplyviovat
hodnoty pH p6dy (Bowman et al., 2008).

Podobné vysledky sme dostali pouzitim Kruskal-Wallisovho testu aj pri overovani
Statistickej vyznamnosti rozdielov medzi lokalitami v pozorovanom znaku - hodnoty
pH(KCI) v pédnych vzorkach. Postupovali sme rovnako ako v predchadzajucom pripade.
Pouzitim Kruskal-Wallisovho testu sme vypocitali hodnotu testovacieho kritéria
(H = 63,574) a hodnotu pravdepodobnosti (p = 0,000). Aj v tomto pripade sme vyhodnotili
vysledok testu pouzitim hodnoty p. Ked'ze vypocitana hodnota pravdepodobnosti p je
mensia ako 0,01, nulovi hypotézu zamietame na hladine vyznamnosti a = 0,01, t. j. rozdiel
medzi lokalitami je vzhladom na pozorovany znak - hodnoty pH(KCI) statisticky
vyznamny. Aj v tomto pripade sme pouzitim Kruskal-Wallisovho testu viacnasobného
porovnania zistovali, ktoré lokality sa vzajomne 1isili v hodnotach pH(KCI) (Tabul’ka 4.5-
4).

Na zaklade vysledkov, uvedenych v tabulke 4.5-4 moézeme vidiet, Ze v jesennom
obdobi v sledovanych rokoch sa Lokalita III. Statisticky vyznamne liSila od Lokality 1.
v hodnotach pH(KCI). Tym sa preukazalo, ze hodnoty pH(KCI) v podnych vzorkach,
odobraté v uvedenych lokalitach v jesennom obdobi pocas rokov 2017 - 2019 su Statisticky
vyznamne rozdielne. Kym v jesennom obdobi za sledované obdobie na Lokalite 1. bola
priemerna hodnota pH(KCI) = 5,42; na Lokalite II. bola priemerna hodnota pH(KCI) = 5,95
ana Lokalite III. sme vypocitali priemernt hodnotu pH(KCI) = 6,48 (Tabulka 4.2-1).

Filippi et al. (2018) vo svojej §tadii zaznamenali, ze r6zne pddne jednotky a vyuzivanie
pody mali r6zne zmeny hodndt pH v pode.

Rovnakym spdsobom sme postupovali pri testovani Statistickej vyznamnosti rozdielov

v premennej Cox medzi lokalitami. Pouzitim Kruskal-Wallisovho testu sme v oboch
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pripadoch  vypocitali hodnotu testovacieho kritéria (H =23,080) a hodnotu
pravdepodobnosti (p = 0,20). Ked’Zze vypocitana hodnota pravdepodobnosti p je vécsia ako
0,05; nulovu hypotézu nemozeme zamietnut’ na hladine vyznamnosti a = 0,05; t. j. rozdiel
medzi tymito 3 lokalitami vzhl'adom na obsah Cox nie je Statisticky vyznamny. Tym sa
preukédzalo, ze obsah Cox v pddnych vzorkdch, odobratych v uvedenych lokalitach
v jesennom obdobi (2017 - 2019) nie je Statisticky vyznamne rozdielny.

Zmeny hladin pédneho organického uhlika v ornej pode sa lisia v zavislosti od typu
pody (Kobza, 2015). Obsah a kvalita uhlika v pdde st determinované mnohymi vplyvmi.
V sucasnej etape pedogenézy je obsah uhlika v slovenskych pol'nohospodarskych pédach
len uspokojivy (Bielek, 2014). Pol'nohospodarske ¢innosti (suvisiace s vyuzivanim pddy
a intenzitou pestovania plodin) mézu ovplyvnit' Grovnen pddneho organického uhlika
a emisie C zo suchozemskych ekosystémov (Francaviglia et al., 2012). Nasledne mézu

zhorSovat’ niektoré sivisiace problémy ako napriklad er6zia pody (Szalai et al., 2016).

4.6 Biodostupnost’ a ekotoxicita rizikovych prvkov

Pri posudzovani kvality pody by sa mala venovat osobitnd pozornost kvalite
pol'nohospodarskych plodin, pretoze pdda s rizosférou st najdolezitejSou oblast’'ou, v ktorej
systémy rastlin interaguju so znecistujucimi latkami a podnymi mikrobmi (Ren et al., 2018).
Reakcia rastlin na obsah rizikovych prvkov v péde zavisia od rastlinnych druhov, celkovej
koncentracie prvkov v pdde a biologickej dostupnosti rizikovych prvkov (Rodriguez-
Bocanegra et al., 2018). Miera do akej sa prvky adsorbuju na alebo sorbuju cez biologické
membrany organizmu, vyjadrena ako podiel z celkového obsahu prvku, ktorému je
organizmus za uréitych podmienok vystaveny, sa nazyva biopristupnost (McGeer et al.,
2004). Biopristupnost’ potencialne toxickych prvkov je zavisla najmé od formy vyskytu
a vel’kost’ Castic, receptora a jeho patofyziologickych vlastnosti a expozicnych podmienok
(cesta vstupu, trvanie a frekvencia expozicie) (Rapant a kol., 2019). Zavisi nielen od
fyzikalnej a chemickej formy vyskytu daného prvku ale aj od Specifickych charakteristik
prostredia, z ktorého prestupujii do organizmu, medzi ktoré patria najmé pH, Eh, teplota,
pritomnost’ organickych zlucenin, chelatujtcich latok a mnohé iné (Khun et al., 2008) .Ako
zakladny predpoklad prenosu rizikovych prvkov v systéme pdda - rastlina a na hodnotenie
rizik spojenych s pritomnostou rizikovych prvkov v potravinovom retazci sa stanovuje
biologicky pristupné mnozstvo ako celkové mnozstvo (McLaughlin et al., 2000).
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Biologickda dostupnost rizikového prvku klesa v nasledujicom poradi: vo vode
rozpustnd forma > vymenitelna forma > uhli¢itan-viazana forma > Fe-Mn oxid-viazana
forma > organicka viazana forma > rezidualna forma (Shen ef al., 2020).

Proces, pocas ktorého st chemické latky akumulované organizmami priamo z okolitého
média, alebo prostrednictvom potravy kontaminovanej tymito zliceninami je definovany
ako bioakumulacia (Metodicky pokyn MZP SR, ¢. 623/98-2). Vzhl'adom na skutoénost’, Ze
negativne ucinky potencialne toxicky prvkov je mozné hodnotit’ az po ich vstupe do
organizmu, tieto musia byt najskor akumulované nad trovne, ktoré su pre organizmus
,normalne”. Odpoved’ organizmu teda nezavisi priamo od obsahu prvkov v Zivotnom
prostredi (vody, pody, sedimenty) ale od ich obsahu v organizme (Rapant a kol., 2019).

Obsah rizikovych prvkov (Cd, Cu, Pb a Zn) v poddnych vzorkach pristupnych
pre rastliny sme hodnotili podl'a zdkona NR SR ¢. 220/2004 Z. z. o ochrane a vyuzivani
pol'nohospodarskej pody aozmene adoplneni niektorych zakonov (Tabulka 4.6-1).
Vzhl'adom na skutoCnost’, Ze negativne U¢inky potencialne toxicky prvkov je mozné
hodnotit’ az po ich vstupe do organizmu, tieto musia byt najskér akumulované nad urovne,
ktoré st pre organizmus ,,normalne” (Rapant a kol., 2019). Odpoved organizmu teda
nezavisi priamo od obsahu prvkov v Zivotnom prostredi (vody, pody, sedimenty) ale od ich

obsahu v organizme.

Tabulka 4.6-1 Limitné hodnoty rizikovych prvkov vo vztahu polnohospodarska pdda

a rastlina-kritické hodnoty (v mgkg! suchej hmoty vo vyluhu 1 mol.dm™ NH4NO3)
(Vyhlaska MP SR ¢. 508/2004 Z. z., 2004)

Prvok

Kriticka hodnota 0,1 1,0 0,1 2,0

kadmium med’ olovo zinok

Tabulka 4.6-2 Priemerny obsah
1 mol.dm? v NH4NO3)

rizikovych prvkov v pddnych vzorkach (vo vyluhu

Kadmium Med’ Olovo Zinok
Lokalita Obdobie
mgkg! mgkg! mgkg! mgkg!
Jar 2019 0,08 0,64 0,25 1,28
Lokalita 1.
Jesen 2019 0,06 0,63 0,71 1,25
Jar 2019 0,04 0,67 0,26 1,34
Lokalita II.
Jesen 2019 0,08 0,87 0,99 1,22
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Jar 2019 0,04 0,66 0,35 1,32
Jesen 2018 1,33 0,67 1,05 1,33

Lokalita III.

Z tabulky 4.6-2 vidime, ze priemerny obsah Cd,Cu a Zn nalJar alJesen 2019
neprekrocil kriticka hodnotu (Tabul'ka 4.6-1) ani v jednej zo sledovanych lokalit, z ktorych
bol analyzovany rastlinny material. Vynimkou st hodnoty Pb, ktoré prekrocili povolenu
kritickti hodnotu vo vsetkych lokalitach v sledovanych obdobiach v roku 2019. Obsah
mobilnych foriem rizikovych prvkov v pddnych vzorkach z vybranych lokalit mozeme
vidiet’ v Prilohe 9.

Biodostupnost’ a ekotoxicita rizikovych prvkov v pode méze byt ovplyvnena polnymi
podmienkami (vylihovanim) a procesmi starnutia (Wan et al., 2020). Mobilita kovov
do zna¢nej miery zavisi od sorpcie aich vylthovatelnosti v réznych zlozkach pody
(Chaturvedi et al., 2007). Kadmium a zinok s dva z najviac mobilnych kovov, a preto st
vysoko biologicky dostupné. Mobilita oboch prvkov je vSak regulovana hodnotami pddnych
charakteristik (pH, Cox, textura atd’.). Geochemické spravanie Cd uzko suvisi so spravanim
Zn, ktory sa povazuje za nevyhnutnli zivinu pre organizmy a je menej toxicky ako Cd

(Moreno et al., 2009).

PSenica napriek tomu, Ze je najrozsirenejSou obilninou so Sirokym aredlom pestovania,
patri medzi najnarocnejSie obilniny z hl'adiska agroekologickych podmienok. Vyzaduje
hlboké, tazsie, ale pritom vzdusné, struktarne pddy, dobre zasobené zivinami a humusom.
Rizikové prvky boli analyzované v nasledovnych castiach pSenice letnej formy ozimnej
(Triticum aestivum L.): koren, stonka, list a zrno. Obsah rizikovych prvkov v analyzovanych
rastlinnych Castiach (pestovanych v sezone 2018 - 2019) sumarizujeme v tabulke 4.6-3.

Zvysovanie hodnét rizikovych prvkov v rastlinach sa moze prejavit’ na ich hygienickej
zavadnosti. Podl'a Vynosu MP SR a MZ SR ¢. 14300/2007-OL, ktorym sa vydava hlava
Potravinového koédexu SR upravujuca kontaminanty v potravinach v analyzovanych
Castiach rastlin nebolo prekroc¢ené najvyssie pripustné mnozstvo Cd v zrne dopestovanom
na Lokalitach I. - III. (NPM Cd = 0,2 mg.kg™! pre pSenicu). Tak isto nebola prekroéena ani
hodnoty najvyssSie pripustného mnozstva Pb v zrnach na sledovanych lokalitich (NPM

Pb = 0,2 mg.kg! pre obilie).
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TabulPka 4.6-3 Obsah rizikovych prvkov v rastlinnych ¢astiach (v mgkg' suchej hmoty)

pSenice letnej formy ozimnej (7riticum aestivum L.) pestovanej v 2018-2019

Lokalita Cast’ rastliny | Kadmium Med’ Olovo Zinok
koren 0,30 15,50 2,40 61,95
steblo 0,00 2,00 0,60 8,14
Lokalita I.
list 0,00 2,90 1,70 3,54
Zrno 0,00 4,40 0,00 25,47
koren 0,30 22,10 2,60 85,41
steblo 0,00 1,80 0,75 5,65
Lokalita II.
list 0,00 3,60 1,80 4,00
Zrno 0,00 4,10 0,00 18,38
koren 0,20 18,00 2,90 44,40
steblo 0,00 7,20 0,85 13,66
Lokalita III.
list 0,00 6,40 1,85 16,38
Zmo 0,00 4,20 0,00 21,98

Rodriguez-Bocanegra et al. (2018) vo svojej Studii zistili, Ze analyzovand poda mala
vysokt kontaminaciu Cu, Pb a Zn, hlavne v ornej pode. Velka ¢ast’ tychto rizikovych prvkov
bola biopristupna pre rastliny, najmd Zn. NavySe potvrdili, Ze rastliny vo vSeobecnosti
hromadia vyssi obsah rizikovych prvkov v korefiovom systéme ako v ostatnych vyhonkoch.
Uvedené tvrdenie suhlasi s naSimi hodnotami analyzovanych vzoriek (Tabulka 4.6-3),
pretoze v Lokalitach I. - I11. boli v korenovom systéme stanovené vyssie hodnoty rizikovych
prvkov ako v ostatnych Castiach pSenice. Z nasich vysledkov biopristupné formy Zn a Cu
neprekrocili kritické hodnoty, ale hodnoty Pb prekrocili kriticka limitna hodnotu v ornych
podach (Tabul’ka 4.6-2, jesenné obdobie).

Autori Kumpiene et al., (2019) uvadzaju, ze priaplikacii fosforu sa znizZuje
biopristupnost’ Pb a tym sa znizuje sa jeho akumulécia v rastlinnych vyhonkoch.

Znecistenie rizikovymi prvkami polnohospodarskej pody casto vedie k zvySenym
koncentraciam Cd a Pb v plodinach ako je pSenica (Xing et al, 2016). V naSich
analyzovanych Gastiach p3enice bolo Cd stanovené v koreni (0,30 mg.kg'). V nadzemnych
Castiach psenice ani v zrne nebol zisteny obsah Cd. Olovo sme analyzovali v koreni aj

v nadzemnych cCastiach pSenice, ale v zrne bol obsah Pb nulovy.
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Hromadenie Cd v rastlinach moze byt ovplyvnené, okrem hodnot pH aj organickym
uhlikom, zivinami rastlin a samotnou rastlinou (druh, odroda, kultivar) (Hudec, Feszterova,
2015). Bolo zistené, ze aplikacie hnojiv s obsahom P a N zvySuju rozpustnost’ pédneho Cd
a jeho absorpciu rastlinami (Gao et al., 2010). Environmentalne faktory (teplota, zrazky)
mozu podporovat’ vacsie zachytavanie Cd zvySenym tokom do korena (McLaughlin et al.,
2011). Pridavanie i6nov Ca** prostrednictvom véapnenia moze viest’ k znizenej rozpustnosti
Cd a dostupnosti pre rastliny (Shaheen, Rinklebe, 2015). Rastliny pestované na podach
s nizkymi hodnotami pH, kde je rozpustnost’ Cd najvyssia, mézu predstavovat’ potencialne
najvyssie riziko pre konzumentov. PSenica pestovana na pddach s nizkou biopristupnostou
Zn aP modze mat vysSie koncentracie Cd vzrnach (Yi et al., 2020). Dostupnost
makronutrientov a mikronutrientov ako napriklad Zn tiez ovplyviiuju absorpciu Cd
v rastlinach (Chaney, 2012). Kadmium spomal’uje rast koreniového systému a spdsobuje
chlorézu, dokonca aj nekrozu s celkovym poklesom biomasy a vynosov (Urminska et al.,
2019).

Hromadenie Zn v plodinach zavisi predovietkym od dostupnosti Zn v pdde. Stadie
preukézali, ze dostupnost’ Zn v pode nezavisi len od celkového obsahu Zn v pdde, ale aj
od vplyvu fyzikalno-chemickych vlastnosti pody (Soltani et al., 2015; Antoniadis et al.,
2018). Nizka dostupnost’ Zn sa ¢asto uvadza v pripade zin pSenice (Liu et al., 2020a). Je
dolezité zlepsit’ dostupnost’ Zn v plodinach prostrednictvom pol'nohospodarskych postupov
hospodarenia, ako je napriklad aplikacia hnojiva so zinkom (Cakmak and Kutman, 2017).
Vo vode rozpustny a vymenitelny Zn sa povazuje za najpriamejSiu dostupnu frakciu
suvisiacu s prijmom plodinami. Naopak Zn zachyteny v primarnych a sekundarnych
mineraloch sa pre rastliny povazuje za nedostupny a adsorpcia Zn na pevnom povrchu
predstavuje rezervu, ktora moze nepretrzite dopinat’ dostupné rastlinné formy (Liu et al.,
2020a).

Rastliny pestované v pddach s vysokou koncentraciou Cu a Zn moézu tieto prvky
akumulovat’ vo svojich tkanivach. Vysledkom su negativne biochemické a fyziologické
reakcie, ktoré sa liSia v z&vislosti od rastlinného organu, koncentracie a tolerancie tkaniva
(Mateos-Naranjo et al., 2013). Absorpcia nadmerného mnozstva Cu a Zn mdze sposobit’
oxidaény stres. Oxidaény stres je dosledkom nerovnovahy medzi antioxida¢nymi
odpoved’ami a zvysenou produkciou reaktivnych druhov kyslika (Girotto et al., 2013).
Vysoky obsah Cu vrastlinich moze tiez inhibovat' rast zasahovanim do délezitych

bunkovych procesov (priepustnost membrany, zmeny Struktiry chromatinu, syntéza
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proteinov a aktivita enzymov zapojenych do fotosyntézy a respiracie) (Yang et al., 2011).
Zvysenie obsahu Zn v rastline moze ovplyvnit' fotosynteticki u¢innost’ a to inhibiciou
biosyntézy chlorofylu a znizenim asimilacie uhlika (Dhir et al., 2008). Vysledkom je
znizenie koreniovej kapacity a pripadne moze sposobit’ chlorézu listov, akcie, ktoré
prispievaju k inhibicii rastu rastlin (Girotto ef al., 2013). Vicsina rastlin prijima a akumuluje
Cu iba v malom mnozstve. Nepretrzité prijimanie Cu v potravinach méze mat’ negativne
ucinky na zdravie l'udi (Toth ef al., 2016).

Autori Rodriguez-Bocanegra et al. (2018) uvadzaji, ze ak su nizsie koncentracie
rizikovych prvkov (Cu, Pb, Zn) vo vyhonkoch rastlin alebo v korenoch, méze to byt
sposobené zniZenou biopristupnostou rizikovych prvkov v podlozi (v hibke koretiového
systému). Dovodom moéze byt aj vySSie percento jemnej textary, prachu, ilu (hlina)
a organickych latok v tejto hibke. il (hlina) moze vytvarat silné vizby medzi pddou
a rizikovymi prvkami, ¢im mozu byt pre rastliny menej dostupné.

Syntetické organické fungicidy patria do roznych chemickych tried, a preto je tazké
zovSeobecnit’ ich spravanie v pode. Ich sorpcia, mobilita, stabilita, degradovatelnost
a toxicita sa liSia v dosledku ich rdznych chemickych vlastnosti a su vyznamne ovplyvnené
vlastnostami pody (Komarek et al., 2010).

Pre stanovenie biopristupnosti prvkov z pohladu ich prestupu do organizmu sa
vyuzivaji viaceré typy Stadii: experimentalne Studie (laboratérne Studie na zvieratach),
toxikokinetické modely a epidemiologické stidie (chorobnost T'udi). Na hodnotenie
biopristupnosti potencidlne rizikovych prvkov sa v ramci tychto $tudii najcastejSie vyuziva
analyza tzv. biomarkerov expozicie, ktord spociva v analyze obsahu prvkov v krvi, plazme,
mo¢i, tkanivach (Rapant a kol., 2019). Vzhl'adom na to, Zze hodnotenie biopristupnosti
potencialne toxickych prvkov v geologickych zlozkach Zivotného prostredia vo vztahu
k moznym zdravotnym rizikam pre cloveka je velmi komplikovany proces, ktory je
limitovany uroviou vedeckych poznatkov (napr. o expozicii ¢i nebezpecnosti prvkov pre
Cloveka), sa vicSinou pristupuje k analyze relativnej biopristupnosti, prostrednictvom
hodnotenia bioakumulécie prvkov z geologického prostredia do potravového ret'azca (poda-
zelenina) a biologickych materidlov I'udi (biomonitoring) (Rapant a kol., 2019; PirSelova,
Lengyelova, Galuscakova, 2018). Hodnotenie bioakumuldcie prvkov z geologického
prostredia v potravovom retazci vychadza z analyzy prestupu potencialne toxickych prvkov
z pody do Specifickych, miestne pestovanych rastlinnych produktov (zeleniny, ovocia,

obilnin ¢i ryze) (Rapant akol., 2019). Vemi komplexni problematiku predstavuje
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biopristupnost’ prvkov v kontexte interakcii polnohospodarska poda-rastlina. Vyjadruje sa
koeficientom bioakumulacie (BK). Relativna biopristupnost prvkov je vyjadrena
prostrednictvom tzv. koeficientu bioakumulacie, ktorého vypocet je zalozeny na porovnani
obsahu prvku v rastline s jeho celkovymi obsahmi v pdde (PirSelova, Lengyelova,

Galuscakova, 2018; Rapant a kol., 2019):

Koeficient bioakumuldcie (BK) = obsah prvku v rastline/obsah prvku v péde

Koeficient bioakumulacie bol definovany ako koncentracia rizikovych prvkov v rastlinnych
Castiach delena koncentraciou rizikovych prvkov v pode (Zu et al., 2005; Li et al., 2009)
a udava schopnost’ rastlin tolerovat’ a akumulovat’ tazké kovy.

Miera bioakumulécie potencidlne toxickych prvkov v rastlinach je vyhodnocovana na baze

hodnot koeficientov bioakumuldcie v zmysle nasledovnej klasifikacie (Selinus et al., 2005):
BK <0,001: zanedbatel'na akumulacia BK 0,01 —1: priemerna akumulacia

BK 0,001 —0,01:  slaba akumulacia BK 1-10: intenzivna akumulacia

Vo vseobecnosti prvky, ktoré sa vyznacuju relativne nizkym koeficientom
bioakumuldcie su tie, ktoré maju tendenciu byt silne sorbované na povrchu pédnych castic.
Medzi prvky so zanedbateI'nou akumulaciou sa radi skupina prvkov v poradi Ba > Ti > Sc
> Zr > Bi > Ga > Fe > Se (Rapant a kol., 2019). Priemernou intenzitou akumulacie sa
vyznacuje skupina prvkov Co > As > Ge > Te > Ag >Sr > Pb > Cu > Hg > Mo >Zn. Prvky,
ktoré su vo vSeobecnosti akumulované intenzivne st Rb > Cs > Br > B >Cd (Rapant a kol.,
2019).

V tabulke 4.6-4 uvadzame koeficienty bioakumuldacie (Selinus et al., 2005)
pre potencialne rizikové prvky analyzované vo vybranych lokalitach. V Lokalitach I. - II1.
sme do vypoctu uviedli vysledky analyz suctu celej rastliny (stonka, zrno, list, koreil). Podl'a
hodnot koeficientu bioakumulacie potencialne toxické prvky Zn a Cu vo vSetkych lokalitach
(Lokality 1. - II1.) moZzeme zaradit’ v zmysle vys$sie uvedenej klasifikacie (Selinus et al.,
2005) medzi prvky s priemernou intenzitou akumulécie. Vypocitané hodnoty koeficientu
bioakumulacie Cd pre Lokalitu I.(Jesern) ho zaraduji medzi prvky akumulované
zanedbatelne a pre Lokality II. - IIIl. medzi prvky intenzivne akumulované. Hodnoty
koeficientu bioakumulacie vo vsetkych sledovanych lokalitach zarad’'uja Pb medzi prvky

s priemernou intenzitou akumuldcie.
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Tabul’ka 4.6-4 Koeficient bioakumulacie pre potencialne toxické prvky (Jesen 2019)

Lokalita Koeficient bioakumulécie

(orna poda) Cd Cu Pb Zn
Lokalita I. jar 4,67 0,73 0,63 0,63
jesen 0,00 0,79 0,53 0,53

Lokalita II. jar 6,00 0,63 0,53 0,53
jesent 3,33 0,66 0,56 0,56

Lokalita III. | jar 4,00 0,56 0,61 0,61
jesent 4,00 0,59 0,89 0,89

Koncentracie rizikovych prvkov v rastlinach zavisia od prijmu korenového systému
spojené¢ho s biopristupnostou prvkov v pdde alebo suchou a mokrou depoziciou
na vonkajsich organoch rastlin (vézba a rozpustnost astic ulozenych na povrchoch listov)
(Norouzi et al., 2015). Rizikové prvky, ktoré sa naviazu na pevné Castice v atmosfére, st
schopné vstupovat’ do pody a kontaminovat’ ju (Feszterova, Tirpakova, Porubcova, 2021).
Vzhladom nato, ze k absorpcii kovu vo vyssich rastlindach dochadza prostrednictvom
korenov a listov, je tazké rozlisit, ¢i nahromadené rizikové prvky pochadzaju z pody alebo
vzduchu (Nadgorska—Socha et al., 2017; Feszterova, Tirpakova, Porubcova, 2021).
Mnozstvo nahromadeného rizikového prvku v rastline sa meni podla druhu rastliny
(Rodriguez-Bocanegra et al., 2018). Rastliny, ktoré odstrania znaéné mnozstvo rizikovych
prvkov z pody sa stavaju toxické pre konzumenta (Mohamed ef al., 2003). Bioakumulacia
rizikovych prvkov rastlinami z pddy sa riadi hlavne mechanizmom absorpcie, fyzikalnymi
a chemickymi charakteristikami rizikovych prvkov, fyziologickymi charakteristikami rastlin

a d’al$imi environmentalnymi faktormi (Peijnenburg et al., 2007).
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ZAVER

Pouzivanie priemyselnych hnojiv a pesticidov obsahujucich rézne rizikové prvky,

(odpadové latky z priemyselnych odvetvi, dopravy a energetiky), ako aj d’alSie znecist'ujuce

latky rozptylené v pode, vode a ovzdusi vplyvom klimatickymi podmienok zvysuje ich

hromadenie v pdde. Sposoby, ako aj intenzita vyuzivania krajiny, zvySuje narusenie podnej

Struktary, o moze viest’ k akumuldcii a redistribucii rizikovych prvkov.

V monografii sme prezentovali vysledky studie z vybranych podnych jednotiek (Lokalit

1. - II1.) zo severozapadnej Casti Hronskej pahorkatiny. Sledované boli obsahy rizikovych

prvkov: Cu, Cd, Pb a Zn. Ziskané vysledky boli hodnotené v zmysle platnej legislativy
(Zékon NR SR ¢. 220/2004 Z. z., 2004). Z dosiahnutych vysledkov obsahov rizikovych

prvkov v pddnych vzorkdch mozeme formulovat’ nasledujuce zavery:

v Lokalite I. vyuzivanej ako orna poda nebola limitna hodnota prekroc¢ena v priemernom
obsahu Cu, Pb a Zn za sledované roky. Priemerny obsah Cd prekrocil limitné hodnoty
za sledované roky o 192,9 %. Koncentracie Pb prekro¢ili limitné hodnoty najma
v jednotlivych hibkach na Jar 2018/2019 a na Jeseii 2017/2018. Priemerny obsah Zn
a Pb bol v jarnom obdobi vyssi ako v jesennom. Priemerny obsah Cd a Cu bol vyssi
v jesennom obdobi ako v jarnom za sledované roky. Podl'a kontaminacie v pode by sme
mohli rizikové prvky zoradit’ nasledovne: Cd > Pb > Zn > Cu. Korelacia rizikovych
prvkov v tejto lokalite v jarnom a v jesennom obdobi (2017 - 2019) bola medzi Zn a Cu,
medzi Pb aZn/Cu. Pddna reakcia bola v pH(H20) neutralna av pH(KCI) kysla
(Korelacia rizikového prvku s pH(H20) bola v tejto pddnej jednotke medzi Zn
a pH(Jar), medzi Cd a pH(Jesen). V sledovanych rokoch 2017 — 2019 priemerny obsah
Cox @ humusu v tejto lokalite bol nizky.

Lokalita II. vyuZivana ako ornd pdda nemala prekroc¢ené limitné hodnoty v priemernom
obsahu Cu, Pb a Zn (2017 - 2019). Koncentracie Pb vsak prekracili limitné hodnoty
v uréitych hibkach na Jar 2019 a Jeseir 2018/2019. Priemerny obsah Cd prekrocil
limitni hodnotu 0208,6 % pocas sledovanych rokov v analyzovanych podnych
vzorkéch. V jarnom obdobi boli priemerné obsahy vybranych rizikovych prvkov nizsie
ako v jesennom obdobi. Podl'a priemerného obsahu za sledované roky mozeme rizikové
prvky v tejto lokalite zoradit' nasledovne: Cd > Pb > Zn > Cu. V jarnom obdobi
(2017 -2019) bola zaznamenana korelacia v Lokalite II. medzi Zn a Cu/Cd/Pb,
v jesennom obdobi (2017 - 2019) bola korelacia medzi prvkami Cd a Cu, medzi Pb

a Cd. Podna reakcia bola v sledovanej pddnej jednotke neutralna v pH(H20) a slabo
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kysla v pH(KCI). Korelacia rizikového prvku s pH(H20) v tejto lokalite bola medzi

Zn/Cu/Pb a pH(Jar), medzi Cu a pH(Jesen). Vo vzorkach ornej pody sme zaznamenali

za sledované obdobie (2017 - 2019) priemerny obsah Cox a humusu na nizkej Grovni.

- v Lokalite III. vyuzivanej ako orna pdda obsah Cd prekro¢il povolent limitni hodnotu

0220 % v sledovanych rokoch. Koncentracia Pb prekrocila limitni hodnotu

v niektorych sledovanych hibkach na Jar 2019 a Jeseti 2018/2019. Priemerny obsah Cu,

Zn a Pb za sledované roky neprekrocil limitnii hodnotu. Priemerny obsah Cd, Cu, Pb

aZn bol vyssi v jesennom obdobi ako v jarnom. Podla vyhodnotenych obsahov

vo vysledkoch sme zoradili sledované rizikové prvky nasledovne: Cd > Pb > Zn > Cu.

Korelacia v podnej jednotke bola v jarnom obdobi (2017 - 2019) medzi Zn a Cu/Pb,

v jesennom obdobi (2017 - 2019) bola korelacia medzi Cu a Zn/Cd/Pb, medzi Cd a Pb.

Hodnoty aktivnej pddnej reakcie boli slabo alkalické a vo vymennej pddnej reakcii

neutralne. V sledovanej ornej pode boli korelacie rizikovych prvkov s pH(H20) medzi

Pb a pH(Jar), medzi Cd/Pb a pH(Jesen). Priemerny obsah Cox a humusu sa v tejto

sledovanej podnej jednotke pohyboval na strednej tirovni v rokoch 2017 - 2019.

Podl'a hodnot priemernych obsahov rizikovych prvkov v pddnych vzorkéach za sledované
roky sme zoradili podne jednotky nasledovne:

- kadmium: Lokalita IIl. > Lokalita II. > Lokalita I.;

- med, olovo a zinok: Lokalita II. > Lokalita I. > Lokalita I1I.

Z dosiahnutych vysledkov moézeme konstatovat, ze rizikovy prvok Cd najviac
kontaminoval analyzované pdodne jednotky. Dalsie v poradi boli Pb a Zn a najnizsia
kontaminacia v analyzovanych pddnych vzorkach bola Cu.

Pri $tatistickom vyhodnocovani bolo na$im cielom zistit, ¢i namerané hodnoty
(4 pozorované znaky) aktivnej a vymennej reakcie, podny organicky uhlik a humus, st
Statisticky vyznamne rozdielne. Aby sme pre overenie $tatistickej vyznamnosti mohli pouzit’
parametrické metddy (t-test, analyzu rozptylu), bolo potrebné overit podmienky.
Na overenie hypotéz o normalnom rozdeleni zakladného stiboru sme pouzili test Shapira-
Wilka. Ked’ze hodnota pravdepodobnosti vo vSetkych 4 pozorovanych znakoch bola mensia
ako 0,05 testovanu hypotézu sme zamietli na hladine vyznamnosti a = 0,05; z coho vyplyva,
ze rozdelené hodnoty pozorovanych znakov nemoézeme povazovat’ za normalne.

Z toho dovodu sme pouzili pre overenie Statistickej vyznamnosti rozdielov medzi
obdobiami (Jar a Jeseit 2017 - 2019) v 4 pozorovanych znakoch Mann-Whitneyho test.
Hodnota pravdepodobnosti p bola mensia ako 0,05 iba v pripade pH(H20) z ¢oho vyplynulo,
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ze iba v tomto pripade boli namerané hodnoty v dvoch obdobiach sledovanych rokoch
Statisticky rozdielne.

Na overenie Statistickej vyznamnosti spdsobov vyuzitia sledovanych lokalit
v pozorovanych znakoch pH(H>O), pH(KC) a Cox sme pouzili Kruskalov-Wallisov test.
Hodnoty 3 pozorovanych znakov boli z rokov 2017 - 2019. Testom sa potvrdilo, ze sa
Statisticky vyznamne 1iSi ornd poéda v nami sledovanych lokalitach v hodnotach pH(H-2O)
v obdobi Jar a Jesen 2017-2019 a rovnako aj v hodnotach pH(KCI). Poslednym faktorom,
v ktorom sme sledovali Statistickll vyznamnost rozdielov v pozorovanych znakoch
(pH(H20), pH(KCI), Cox,), bol faktor Lokalita (pdda jednotka). Na overenie sme pouzili
Kruskalov-Wallisov test. V jarnom obdobi v sledovanych rokoch sme zaznamenali, Ze
hlavne Lokality II. a I11. sa $tatisticky vyznamne neliSili medzi sebou v hodnotach pH(H20).
Aj v hodnotach pH(KCI) sme zaznamenali Statisticky vyznamné rozdiely v Lokalitach II. a
III. v porovani s Lokalitou I. V sledovanom znaku - obsah Cox - sme nezaznamenali
v sledovanych lokalitach v jarnom obdobi (2017 - 2019) Statisticky vyznamné rozdiely.
V jesennom obdobi v sledovanych rokoch sme zaznamenali v sledovanom znaku pH(H20)
Statisticky vyznamné rozdiely hlavne v Lokalite III. V sledovanom znaku pH(KCI)
v jesennom obdobi (2017 - 2019) bol Statisticky vyznamny rozdiel zaznamenany medzi
Lokalitou III. a Lokalitou I.

V podnych vzorkach z Lokalit I. - IIl. obsah sledovanych rizikovych prvkov
pristupnych pre rastliny neprekrocil zdkonom stanovené kritické hodnoty v priemernom
obsahu Cd, Cu a Zn na Jar a Jeseni 2019, ale v pripade obsahov Pb boli prekrocené povolené
kritické hodnoty vo vSetkych troch lokalitach.

V monografii su uvedené hodnoty analyzovanych vybranych rizikovych prvkov (Cd,
Cu, Pb, Zn) v rastlinnom materiali pSenice letnej formy ozimnej (koren, stonka, list a zrno).
Obsah Cu a Zn bol analyzovany vo vSetkych castiach pSenice ozimnej. Obsah Cd bol zisteny
v koreni pSenice, v inych rastlinnych castiach obsah Cd nebol analyzovany. Obsah Pb me
zistili vo vsetkych Castiach pSenice okrem zrna.

Podla hodnot koeficientu bioakumulédcie analyzovaného vo vybranych lokalitach
(Lokality I. - II1. v obdobi Jar a Jesent 2019) Cu a Zn mozeme zaradit’ do triedy medzi prvky
s priemernou intenzitou akumulacie. Hodnoty koeficientu bioakumulacie Cd v Lokalite 1.
zarad’'ujeme medzi prvky akumulované zanedbatelne a pre Lokality II. - IIl. medzi prvky
intenzivne akumulované. Hodnoty koeficientu bioakumulacie vo vSetkych sledovanych

lokalitach zarad’'ujti Pb medzi prvky s priemernou intenzitou akumulacie.
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Na zaklade literarnych zdrojov a analyz pddnych a rastlinnych vzoriek moézeme
konstatovat’, ze faktory a procesy ovplyviujuce distribuciu rizikovych prvkov v pode st
vel'mi zlozité, ¢o stazuje jednoznaénu interpretaciu. Vyssi obsah rizikovych prvkov v pode
je vaznym problémom, ktory nepriaznivo ovplyviuje vlastnosti pddy. Dosledkom toho je
znizenie produktivity pody a jej environmentalnej funkcie. Analyzy obsahov rizikovych
prvkov v pddnych vzorkach potvrdili zneCistenie rizikovymi prvkami ako si Cd a Pb,
v mensom rozsahu Cu a Zn. Kadmium predstavuje potencialne najvacsie ekologické riziko.
Geochemické, pol'nohospodarske zdroje a emisie z vozidiel m6zu byt najéastejSimi zdrojmi
rizikovych prvkov v pode. Identifikuju sa aj d’alSie faktory, ako je atmosférickd depozicia,
znedistena voda zo zavlazovania a agrochemické postupy, ktoré mézu vysvetlovat’ velk
variabilitu kontaminacie pddy. Je dolezité, aby sa zabranilo zvySovaniu koncentracii
rizikovych prvkov aich akumulacii. Uvedena situdcia negativne ovplyviiuje pestované

plodiny, ich kvalitu a vynosy, ¢o sa méze odzrkadlit’ na zdravi konzumenta.

Navrh na vyuZzitie vysledkov v praxi a rozvoji vedy

Vyznam zivotného prostredia spociva v jeho ekologickej stabilite. Snahou je, aby
nedochadzalo k strate, alebo oslabeniu prirodzenych funkcii ekosystémov a to poskodenim
ich zloziek, alebo narusenim vnuatornych vézieb a procesov v dosledku l'udskej ¢innosti.
Z dosiahnutych vysledkov vyplyva, Ze naSe zistenia mozno vyuzit ako podklad
pre sledovanie mobility rizikovych latok (Cd, Cu, Pb, Zn) v pddnych jednotkach. Praca
predstavuje zakladny vyskum v modelovom uzemi, v 3 lokalitich s rovnakym vyuzitim
krajiny ako orna poda v severozapadnej ¢asti Hronskej pahorkatiny. Vysledky prezentované
vmonografii  hodnotia a dopinaju  délezit¢é poznatky, ktoré shvisia s agro-
environmentalnymi faktormi aich vplyvom naobsah rizikovych prvkov v pdde
a v rastlinnom materidli. Prinosom st analyzy a z toho vyplyvajice zistenia orientované
na distribuciu vybranych rizikovych prvkov v podnych jednotkach prirodného prostredia.

Na hodnotenie agro-environmetalnych faktorov na vybrané charakteristiky pody (pH,
Cox, obsahy rizikovych prvkov) boli zvolené platné chemické metddy a postupy. Na zaklade
dosiahnutych vysledkov konStatujeme, ze je potrebné dbat’ na zlepSenie fyzikalno-
chemickych vlastnosti pody asposobov vyuzivania krajiny. Zmeny vo fyzikalnych
a chemickych parametroch nemusia vplyvat’ len na zvySenie alebo znizenie kvality pody, ale

mozu zmenit’ mikrobialnu réznorodost’ a fungovanie systému. Poda ako zlozka zZivotného
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prostredia je neustdle ovplyvilovana prirodzenymi a antropogénnymi faktormi, preto je
dolezité zachovat’ spravne funkcie pody (tvorba biomasy, rezervoar vody v prirode, zdroj
surovin).

Z hladiska pol'nohospodarstva a pol'nohospodarskej vyroby sl dnes vyuzivané také
postupy, ktorych ciel'om je predchadzat’ degradacii pody, zabranovat’ erdzii a predovsetkym
pouzivat’ také davky hnojiv, ktoré nezmenia pddne vlastnosti, ale zvysia, kvalitu, vynos
a produktivitu rastlin. Analyzované hodnoty rizikovych prvkov v rastlinnom materiali
poukazuji na ich mozny vplyv napestovanu plodinu-pSenicu ozimna. Vysledky
chemickych analyz vybranych rastlinnych casti (koren, stonka, zrno, list) s cielom
sledovania obsahu rizikovych prvkov v zavislosti od roznych podmienok prostredia
poukazuji na mozné zmeny v kvalite rastlinnych casti. Aplikaciou organickych latok
do pody sa mdze zlepSovat' jej kvalita a moze sa znizit' riziko spojené s vyluhovanim
fungicidov. Mali by sa podporovat’ spravne pristupy k ochrane proti $kodcom, ako je
integrovana ochrana proti $kodcom, ktora sa pouziva nariadenie $kodcov Skodcami
najuspornej$im spdsobom s najmensim moznym rizikom pre zdravie l'udi a zivotné
prostredie (Komarek ef al., 2010). Fungicidy novej generacie by mali byt prakticky
netoxické, s vynimkou cielového organizmu.

Na zéklade dosiahnutych vysledkov mézeme vyslovit' ndzor, ze by bolo vhodné
vytvorit’ lepSie podmienky na tvorbu pddnej organickej hmoty (zaoravanim pozberovych
zvyskov, pouzivanim organickych hnojiv). Pédna organicka hmota ako indikator trvalej
udrzatel'nosti pol'nohospodarskych postupov a jej spojenie so zivinami ma kl'acova tlohu
pri zvySovani produkénej schopnosti pody. Na hodnotenie vplyvu agro-environmentalnych
faktorov v stvislosti s obsahom rizikovych prvkov v pdde a v rastlinnom materiali boli
zohladnené klimatické udaje. Komplexné spojenie dosiahnutych vysledkov a aplikacia
Statistickych metéd vo vyhodnoteni je pre sledovanie stavu zivotného prostredia
nevyhnutna. Dosiahnuté ziskané vysledky je mozné vyuzit v prognostike Zzivotného

prostredia, v oblasti ekologickej stability a pri rieSeni otdzok environmentalneho zdravia.
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SUMMARY

Our task is to avoid increasing concentrations of heavy metals in soil. Their
accumulation affects the soil's ability to provide safe food, affects the quality and yields of
cultivated crops, and impacts consumers' health. This is especially true for the contents of
heavy metals with a high degree of biotoxicity.

Today, different procedures are used regarding sustainable agriculture; one possibility
is the circular economy. The circular economy is focused on the (re)design of processes and
products, aiming to minimize negative environmental impacts by reducing the use of non-
renewable resources and improving waste management. Agricultural production seeks to
prevent soil degradation and use amounts of fertilizer that do not change the soil's properties
while still increasing plant yields and productivity. This agricultural activity is a sustainable
development component which affects food producers in difficult qualitative and
quantitative conditions. Agricultural ecosystems are an important component in the
production of food of plant and animal origin for humans. Heavy metal bioaccumulation in
edible parts of plants seriously affects environmental components, the food chain, and the
quality of people’s lives, especially today, when the growing number of emerging diseases
such as COVID-19 represents an increasing health risk.

The data obtained from the study on the content of heavy metals in soil and cereals
grown in this soil should lead to appropriate measures related to food safety. These are
preventive measures to exclude heavy metals from the food chain. They may also include
checking the bioavailability of the elements (e.g., by liming or using other methods to
demobilize heavy metals), growing plants other than cereals on the affected land, and
eventually remediation actions. The assessment results based on the soil samples from our
study also highlight the need for spatially intensified and thematically broadened monitoring
of soil resources in a monitored area. Heavy metals can be in agricultural soil from
anthropogenic sources (transport and industrial) and dry and wet deposition. This also
applies to the monitored sites; whose arable soils are in the vicinity of inhabited urban areas
or near roads where the limits of Cd and Pb heavy metal content have been exceeded.

The main reasons for Cd's presence in the soil can be the use of large amounts of
inorganic fertilizers, agrochemicals, and atmospheric deposits. Higher Pb contents may be
mainly from anthropogenic sources (burning of fossil fuels and municipal sources),
including transport and industrial resources. Exceeding the limits of heavy metals results in

a threat to human health and direct negative economic impacts. To reduce heavy metals in
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the soil, stricter regulation of ash emissions during the coal combustion process could be
introduced, especially in winter seasons, to mitigate the growing agricultural use of these
heavy metals in arable soils. One effective solution to prevent and reduce soil contamination
is for surface layers of soil to contain buffers, which would prevent pollutants from reaching
deeper into the soil.

Regular monitoring and evaluation of the heavy metal content in soil units are of
primary importance in this field. Current knowledge points to a comprehensive approach to
tackling soil contamination and cultivated crops (plants) with heavy metals, which is
necessary to maintain the soil’s ecological function and ensure the health and food safety of

cultivated cereals.
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Priloha 1

Uzemia patriace do CHKO Ponitrie:

Narodna prirodna rezervacia Veelar (5. stupen ochrany, v k. . Obyce),

prirodna pamiatka Vel'ky Inovec (4. st. ochrany, v k. 4. Tekovské Nemce).

8 chranenych areilov:

Chraneny areal (CHA) Arborétum Mlynany (4. st. ochrany, v k. u. Vieska
nad Zitavou, Tesarske Mlyfiany),

park J. Krala (Zlaté Moravce),

park pri hrobke Migazziovcov (Zlaté Moravce),

park v Beladiciach,

park v Pustom Chotari,

CHA Topol'¢iansky park (4. st. ochrany, v k. 1. Topol'¢ianky),

CHA Topol'¢ianska zubria zvernica (3. st. ochrany, v k. . Host'ovce, Lovce),

CHA Kostolianské luky ( 3. st. ochrany, v k. 0 Kostol'any pod Tribe¢om).



Priloha 2 Orné pody sledovanych lokalit (Zdroj: Porubcova, 2018)
a) Lokalita I.

_ v

b) Lokalita II.

c¢) Lokalita III.




Priloha 3 Obsah vybranych rizikovych prvkov (mg.kg') v podnych vzorkich z Lokality I.
(Jar a Jesen 2017 - 2019)

Jar

2017 2018 2019
Rizikové prvky Ave+SD Min Max Ave£SD Min Max Ave+SD Min Max
Cd 1,32+0,59 0,20 1,80 0,960,48 0,20 1,40 1,720,48 1,20 2,40
Cu 16,001,39 14,40 17,60 19,68+0,57 19,00 | 20,60 19,04+2,82 16,00 | 24,40
Pb 45,60+6,12 36,00 54,00 56,76:1,82 54,94 | 59,94 65,68+3,01 62,52 | 70,56
Zn 51,9122,37 48,52 54,82 71,20+5,88 64,00 | 80,00 63,20£16,33 38,00 | 80,00
Jeseit 2017 2018 2019
Rizikové prvky AvetSD Min Max AvetSD Min Max AvetSD Min Max
Cd 2,32+0,48 1,40 2,80 1,52+0,10 1,40 1,60 0,92+0,39 0,40 1,60
Cu 20,48+2,33 18,40 25,00 19,88=1,72 1820 | 22,60 18,92+0,49 18,40 | 19,80
Pb 59,42+14,72 47,70 87,90 58,64+8,01 49,50 | 70,92 44,9+7.83 34,96 | 52,40
Zn 55,20£14,73 46,00 84,00 60,00£11,10 40,00 | 74,00 52,40+9,91 40,00 | 66,00
Poznamka: Ave = Priemerna hodnota; Limitné hodnoty rizikovych prvkov v polnohospodarskej pode (v
mg.kg™! suchej hmoty, rozkladli¢avkou kralovskou) pre Cd = 0,70 mg.kg™'; Cu = 60 mg.kg™'; Pb = 70 mg kg
I Zn =150 mgkg' (Vyhlaska MPaRV SR 59/2013 Z. z., 2013)
Priloha 4 Obsah vybranych rizikovych prvkov (mg.kg") v podnych vzorkach z Lokality II.
(Jar a Jesen 2017 - 2019)
Jar 2017 2018 2019
Rizikové prvky Ave+SD Min Max Ave+SD Min Max Ave+SD Min Max
cd 1,56+0,15 1,40 1,80 1,48+0,16 1,20 1,60 0,800,67 0,20 1,80
Cu 16,96+0,70 16,00 18,00 21,28+0,92 20,00 | 22,80 20,96+0,82 20,00 | 22,00
Pb 46,00+£6,32 38,00 | 56,00 54,80+7,76 46,00 | 66,00 79,60+2,94 76,00 | 84,00
Zn 54,692+2,02 52,36 | 56,94 62,05+3,49 57,06 | 67,18 63,56+2,65 60,28 | 66,54
Jeseii 2017 2018 2019
Rizikové prvky Ave+SD Min Max Ave+SD Min Max Ave+SD Min Max
Cd 2,48+0,32 2,00 2,80 1,68+0,10 1,60 1,80 1,16+0,23 0,80 1,40
Cu 21,60+0,66 20,40 22,40 19,68+0,81 18,60 20,40 19,72+1,12 18,00 21,00
Pb 47,20+3,25 42,00 52,00 65,60+14,11 38,00 78,00 70,404+4,96 66,00 80,00
Zn 61,805,89 54,76 | 72,58 65,22+8,04 54,92 | 74,66 55,24+6,94 4504 | 63,20
Poznamka: Ave = Priemerna hodnota; Limitné hodnoty rizikovych prvkov v polnohospodarskej pode (v
mg.kg! suchej hmoty, rozkladli¢avkou kralovskou) pre Cd = 0,70 mg.kg™!; Cu = 60 mg.kg™!; Pb = 70 mg kg
I Zn =150 mg.kg' (Vyhlaska MPaRV SR 59/2013 Z. z., 2013)
Priloha 5 Obsah vybranych rizikovych prvkov (mg.kg') v pddnych vzorkéach z Lokality II1.
(Jar a Jesent 2017 - 2019)
Jar 2017 2018 2019
Rizikové prvky Ave£SD Min Max AvetSD Min Max Ave£SD Min Max
Cd 1,44+0,41 1,00 2,20 1,44+0,27 1,00 1,80 1,04+0,23 0,80 1,40
Cu 14,56+12,60 12,60 16,00 19,40+2,90 15,60 22,40 18,60+1,99 15,80 20,60
Pb 41,6+3,88 36,00 46,00 52,00+4,90 44,00 58,00 77,60+1,96 76,00 80,00
Zn 48,30+2,69 4436 | 5244 | 5510+4,77 | 4928 | 61,12 57,20+2,81 52,46 | 60,86
Jesen 2017 2018 2019
Rizikové prvky AvetSD Min Max AvetSD Min Max Ave+SD Min Max
cd 2,52+0,27 2,00 2,80 1,600,13 1,40 1,80 1,16+0,39 0,80 1,80
Cu 17,520,98 16,40 18,80 | 1936120 | 1740 | 21,00 18,44+2,29 1520 | 21,00
Zn 41,60+4,96 32,00 46,00 67,60+4,08 62,00 74,00 65,60+5,57 60,00 76,00
Pb 52,10+6,42 44,64 | 62,70 | 58,08+4,74 | 50,78 | 63,86 56,44+18,67 33,84 | 86,66

Pozndmka: Ave = Priemerna hodnota; Limitné hodnoty rizikovych prvkov v pol'nohospodarskej pode (v
mg.kg™! suchej hmoty, rozkladlugavkou kralovskou) pre Cd = 0,70 mg.kg™'; Cu = 60 mg.kg''; Pb = 70 mg.kg"
!, Zn =150 mg.kg' (Vyhlaska MPaRV SR 59/2013 Z. z., 2013)




Priloha 6 Namerané hodnoty pH(H20) v pddnych vzorkach v sledovanych lokalitach (Jar
a Jesen 2017 - 2019)

Jar 2017 2018 2019

Lokalita Ave+SD Min Max Median Ave+SD Min Max Median Ave+SD Min Max Median
Lokalita I. 6,41+0,11 6,26 6,60 6,40 6,21+0,17 5,96 6,46 6,15 6,78+0,05 6,71 6,86 6,76
Lokalita II. 7,09+0,05 7,00 7,15 7,08 7,38+0,05 7,32 7.45 7,37 7,64+0,05 7,56 7,71 7,63
Lokalita IT1. 7,22+0,07 7,12 7.31 7.22 7,56+0,08 7.46 7,66 7,52 7,55+0,09 7.46 7,70 7,50
Jeseii 2017 2018 2019

Lokalita Ave+SD Min Max Median AvetSD Min Max Median AvetSD Min Max Median
Lokalita L. 6,4040,10 | 6,24 6,53 6.41 6,8440,09 | 6,75 7.01 6.81 7,0340,06 | 6,95 7.10 7.03
Lokalita II. 6,59+0,17 6,41 6,80 6,52 7,76+0,05 7,71 7,84 7,77 7,18+0,24 6,76 743 7,31
Lokalita 1L, 6,8140,29 | 641 7,15 6.83 7,5940,14 | 7,40 7,85 7.49 7,6540,09 | 7,50 7,76 7.66

Poznamka: Ave = Priemerna hodnota

Priloha 7 Namerané hodnoty pH(KCl)v pddnych vzorkach v sledovanych lokalitach (Jar
a Jesen 2017 - 2019)

Jar 2017 2018 2019

Lokalita Ave+SD Min Max Median Ave+SD Min Max Median Ave+SD Min Max Median
Lokalita I, 6,06+0,07 5,95 6,15 6,08 5,15+0,28 4,81 5,52 5,05 5,2940,31 4,80 5,65 5,31
Lokalita II. 6,64+0,23 6,25 6,96 6,63 6,33+0,18 6,11 6,55 6,30 6,35+0,33 6,08 6,92 6,11
Lokalita ITI. 6,80+0,13 6,61 6,95 6,82 6,71+0,19 6,42 6.89 6,82 6,65+0,07 6,55 6,72 6,67
Jeseii 2017 2018 2019

Lokalita Ave+SD Min Max Median Ave+SD Min Max Median Ave+SD Min Max Median
Lokalita L. 5,0940,13 | 4,89 524 5.05 5594027 | 5024 5,95 5.57 5,5740,26 | 5,14 5,81 5.73
Lokalita II. 5,49+0,05 5,43 5,56 5,47 6,48+0,30 6,10 6,83 6,47 6,37+0,19 6,06 6,61 6,34
Lokalitalll. 6,05+0,10 5,87 6,14 6,11 6,76+0,08 6,64 6,87 6,76 6,64+0,08 6,53 6,76 6,62

Pozndamka: Ave = Priemerna hodnota



Priloha 8 Namerané hodnoty celkového organického uhlika (%) v pddnych vzorkach
v sledovanych lokalitach (Jar a Jeseit 2017 - 2019)

Hodnota Cox
Rok Hibka Lokalita I. Lokalita II. Lokalita III.

m Jar Jesen Jar Jesen Jar Jesen

2017 0,0-0,1 1,69 1,18 1,63 1,58 1,91 1,79
0,1-0,2 1,62 1,24 0,98 1,44 1,77 1,91

0,2-0,3 1,31 1,10 0,85 1,19 1,17 1,25

0,3-0,4 1,23 0,94 0,90 0,58 0,91 0,62

0,4-0,5 0,73 0,76 0,81 0,61 0,39 0,65

Priemer 1,32 1,04 1,03 1,08 1,23 1,24

0,0-0,1 1,54 1,52 1,60 1,57 2,02 1,58

0,1-0,2 1,16 1,39 1,70 1,39 1,98 1,78

0,2-0,3 0,56 0,97 1,45 0,79 1,83 1,72

2018 0,3-0,4 0,70 0,87 0,92 0,49 1,06 1,26
0,4-0,5 0,40 0,74 1,01 0,52 1,13 0,94

Priemer 0,87 1,10 1,34 0,95 1,08 1,46

2019 0,0-0,1 1,21 1,37 1,63 1,82 1,63 1,85
0,1-0,2 1,15 1,30 1,07 1,71 1,88 1,52

0,2-0,3 0,85 1,15 0,70 1,42 1,60 1,32

0,3-0,4 0,70 1,27 0,52 0,91 1,13 0,72

0,4-0,5 0,49 0,83 0,56 0,68 0,89 0,67

Priemer 0,88 1,18 0,90 1,31 1,43 1,22




Priloha 9 Obsahy mobilnych foriem rizikovych prvkov (mgkg') v pddnych vzorkach
v sledovanych lokalitach (Jar a Jesen 2019)

Lokalita Obdobie Hibka Kadmium Med’ Olovo Zinok
0,0-0,1 0,0990 0,5700 0,1000 1,1400

Jar 0,1-0,2 0,0980 0,6717 0,2500 1,3448

0,2-0,3 0,0560 0,6450 0,3000 1,2900

0,3-0,4 0,1080 0,6400 0,1500 1,2820

Lokalita 1. 0,4-0,5 0,0530 0,6717 0,4500 1,3433
0,0-0,1 0,0320 0,5200 0,7750 1,0400

Jesent 0,1-0,2 0,0450 0,6688 0,7500 1,3385

0,2-0,3 0,0500 0,6225 0,6500 1,2450

0,3-0,4 0,0530 0,6375 0,7500 1,2750

0,4-0,5 0,0960 0,6850 0,6000 1,3700

0,0-0,1 0,0580 0,6367 0,3000 1,2739

Jar 0,1-0,2 0,0620 0,6817 0,4500 1,3633

0,2-0,3 0,0320 0,6967 0,0000 1,3939

0,3-0,4 0,0400 0,6400 0,0000 1,2800

Lokalita II. 0,4-0,5 0,0290 0,6850 0,5500 1,3700
0,0-0,1 0,0510 0,6700 0,7500 1,3400

Jesent 0,1-0,2 0,0460 0,6425 0,8000 1,2850

0,2-0,3 0,1080 0,6425 1,1500 1,2850

0,3-0,4 0,0990 1,7150 1,2000 0,8500

0,4-0,5 0,0980 0,6750 1,0500 1,3500

0,0-0,1 0,0420 0,6850 0,2000 1,3700

Jar 0,1-0,2 0,0360 0,6583 0,3000 1,3173

0,2-0,3 0,0500 0,6550 0,5000 1,3100

0,3-0,4 0,0530 0,6333 0,2500 1,2672

Lokalita TIL. 0,4-0,5 0,0350 0,6614 0,5000 1,3229
0,0-0,1 0,0520 0,6475 0,9000 1,2950

Jese 0,1-0,2 0,0440 0,6767 1,0500 1,3533

0,2-0,3 0,0480 0,6600 1,0000 1,3200

0,3-0,4 0,1110 0,6950 1,2000 1,3900

0,4-0,5 0,1150 0,6467 1,1000 1,2933
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