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Abstrakt  

Studie podává přehled o funkci rhizosféry a jejím vztahu s ostatními komponenty půdy, které 

ji přímo nebo nepřímo ovlivňují prostřednictvím fyzikálních a chemických procesů. 

Rhizosféra má velmi úzký vztah s kořenovým systémem rostlin a je tedy klíčovým zdrojem 

pro ukládání organických a minerálních látek. Komunikace probíhá oběma směry a rostlina 

tedy také aktivně ovlivňuje složení půdy ve svém blízkém okolí. Dále je diskutován vliv 

organického hnojení a organických polutantů, které se významně podílejí na znečištění 

životního prostředí prostřednictvím adsorpce na půdní částice. 

 

 

Abstract 

The study provides basic information about the functions of rhizosphere. In particular, it 

discusses interactions of rhizosphere with other soil components. They directly or indirectly 

affect rhizosphere by vast array of physical and chemical processes. Rhizosphere is inherently 

connected with plant root systems and is a key resource for deposition of organic and 

inorganic components. Communication is both side process, since plant can also actively 

affect soil composition in its surrounding micro-environment.  In this study it is discussed the 

influence of organic fertilizers and organic pollutants, that play a significant role in the overall 

environmental contamination and injury via undesirable absorption on soil particles. 
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1. DEFINICE RHIZOSFÉRY 

Tenká vrstvička půdy přiléhající ke kořenům rostlin se nazývá rhizosféra. Profesor 

Hiltner (1904) jako první definoval tento jev, později byla tato definice zpřesňována 

(Hinsinger 1998). Procesy v rhizosféře jsou determinovány vzájemným působením rostliny, 

půdy a půdních mikroorganismů (obr. 1). Jedná se o obrovský komplex vzájemně 

provázaných dílčích reakcí. 

 

Obr. 1 Faktory ovlivňující interakce v rhizosféře 
 

 
 

Je známo, že poměry v rhizosféře rostlin jsou v mnohých ohledech odlišné od poměrů ve větší 

vzdálenosti od kořene, v tzv. volné půdě (bulk soil) (obr. 2), vzhledem k řadě procesů, které 

jsou indukovány buď přímo činností rhizosféry rostlin nebo její mikroflórou. Kořeny nejenom 

působí jako rezervoár minerálních živin transportovaných do nadzemních částí rostlin 

hmotnostním tokem a difúzí, ale také přijímají ionty nebo vodu, což vede ke snižování obsahu 

nebo naopak akumulaci iontů. Kořeny rovněž vylučují H+ nebo (HCO3)- a CO2, což způsobuje 

změny pH, a přijímají nebo uvolňují O2, což může způsobit změny redox potenciálu. 
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Nízkomolekulární kořenové exudáty mohou mobilizovat živiny buď přímo, nebo nepřímo, 

dodáním energie pro aktivitu mikroorganismů v rhizosféře. 

 

Obr. 2 Schématický model interakcí v rhizosféře a okolní zemině 

 

 
 

Pro minerální výživu rostlin nabývají tyto změny způsobované kořeny zásadní 

důležitosti. Ačkoliv chemické vlastnosti volné půdy, jako např. pH, jsou významné pro růst 

kořenů a pro dostupnost minerálních živin, podmínky v rhizosféře a schopnost kořenů tyto 

podmínky modifikovat hrají rozhodující roli pro příjem minerálních živin obecně (Marschner 

et al., 1986b), a obzvláště pak důležitou roli pro příjem mikroelementů (Marschner et al. 

1991a). Podmínky v rhizosféře jsou rovněž důležité pro adaptaci rostliny k nepříznivým 

půdním podmínkám, jako je tomu například u kyselých minerálních půd (Marschner et al. 

1991b). 

Rhizosféra je charakterizována gradienty koncentrací a dalších fyzikálních veličin 

vznikajícími jak v radiální, tak v podélné ose kořene (obr. 3). Gradienty mohou vzniknout pro 

koncentraci minerálních živin, pH, redox potenciál a oxidačně – redukční děje, pro 

koncentraci kořenových exudátů a pro mikrobiální aktivitu. Tyto gradienty jsou 
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determinovány půdními fyzikálními a chemickými vlastnostmi a faktory jako jsou druh 

rostliny, její výživný stav a mikrobiální aktivita v rhizosféře. 

 

Obr. 3 Gradienty v rhizosféře 
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2. KONCENTRACE IONTŮ V RHIZOSFÉŘE 
Koncentrace určitého iontu v rhizosféře může být nižší, vyšší nebo stejná jako je ve 

volné půdě, a to v závislosti na koncentraci půdního roztoku volné půdy, rychlosti pohybu 

iontu k povrchu kořene a rychlosti příjmu iontu kořenem samotným. V půdách s nízkým 

obsahem dostupného draslíku může docházet k disagregaci částic jílovitých břidlic a k 

akumulaci amorfních oxyhydrátů železa a hliníku, což je důkazem zvýšeného zvětrávání půdy 

v rhizosféře rostlin (Sakar et al., 1979; Kong a Steffens, 1989). U jílku (Lolium multiflorum) 

vede snížení koncentrace půdního draslíku v půdním roztoku rhizosféry pod 80 µM během 

několika dní k mobilizaci fixovaného draslíku z mezivrstvy jílového minerálu a k současné 

transformaci trioktaedrické slídy na vermikulit (Hinsinger a Jaillard, 1993). 

V rhizosféře řepky (Brassica napus) vede snížení obsahu draslíku a hořčíku společně se 

snížením pH na hodnotu 4 nejenom ke zvýšenému uvolňování draslíku mezivrstvy, ale také k 

uvolnění oktahydrátů hořčíku a tudíž k nevratné transformaci micy (Hinsinger et al., 1993). 

Na druhé straně vyvolává větší příjem vody než iontů akumulací iontů v rhizosféře. Tato 

situace může být predikována výpočty založenými na modelech transportu rozpuštěných látek 

hmotovým tokem a difúzí na povrch kořenů pro ty ionty, které jsou přítomny v půdním 

roztoku ve vysokých koncentracích. 

Akumulace iontů může být také dokázána po opatrném oddělení kořenů rostliny od 

vrstev volně a těsně přiléhající půdy (rhizoplane soil, rhizospfere soil), nebo, ještě lépe, poté, 

co během pokusu oddělíme volnou půdu a půdu přiléhající ke kořenům sítěmi, které umožňují 

analýzu půdy v různých vzdálenostech od povrchu kořenů. Za použití podobné techniky může 

být stanovena akumulace vápníku a hořčíku v rhizosféře. Po dvouměsíčním pěstování rostlin 

v hlinitopísčité půdě koncentrace vápníku a hořčíku v rhizosféře stoupla 2-3 x v porovnání s 

volnou půdou (Youssef a Chino, 1987). V grafu 1 jsou uvedeny příklady zvýšené koncentrace 

vápníku v těsné blízkosti kořenů pšenice a řepky pěstovaných v rhizoboxech po dobu 8 týdnů 

(Balík – dosud nepublikováno). 

Akumulace iontů, jako je vápník, v rhizosféře záleží jednak na hmotnostním toku 

(transpiraci) ke kořenům, jednak na rychlosti příjmu iontů rostlinami. Rostlinné druhy se liší v 

obou charakteristikách. Např. pro jílek (Lolium multiflorum) a lupinu (Lupinus sp.) ve 

stejných půdách byla rychlost přísunu vápníku hmotnostním tokem 2,8 (jílek) a 8,0 mg Ca 

(lupina), ale příjem vápníku byl 0,8 mg pro jílek a 9,0 mg pro lupinu. Zde byl tedy navzdory 

vyššímu přísunu vápníku jeho obsah v rhizosféře u lupiny snižován, ale u jílku zvyšován 

(Barber a Ozzane, 1970). 
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Graf 1 Obsah vápníku v rhizosféře rostlin pěstovaných na kambizemi (vodný výluh) (Balík et 

al.  – dosud nepublikováno) 

a) pšenice ozimá 

 

   
b) řepka ozimá 
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Při dostatečně vysokých koncentracích Ca2+
 a SO4

2-
 v půdním roztoku může dojít k 

vysrážení CaSO4 na povrchu kořenů (Jungk, 1991). Po dostatečně dlouhé době může dojít při 

pěstování rostlin v půdě k vytváření pevného pláště kolem kořenů, tzv. pedotubulů, o průměru 

od několika milimetrů až po více jak 1 cm (Barber, 1984). Ve vápnitých půdách (např. v 

rendzinách) se často vyskytují velká množství kalcifikovaných kořenů bylin. Kalcitové 

elementy zachovávají zde strukturu původních buněk kortexu (Jaillard, 1985). 

Bylo prokázáno, že tyto cytomorfní kalcitové elementy o velikosti cca 60-80 µm jsou 

vytvářeny metabolismem kořene v cyklech acidifikace rhizosféry a precipitace uhličitanu 

vápenatého v buňkách kořene. Tyto kalcifikované elementy jsou obklopeny odpovídajícím 

dekalcifikovaným kořenovým válcem s hlinitokřemičitanovou matricí (Jaillard, 1985; Jaillard 

et al., 1991). Tento jev představuje zajímavý příklad změn rhizosféry indukovaných kořenem 

rostliny, které mohou mít význam pro pedogenezi, poněvadž v některých lokalitách mohou 

cytomorfní kalcitové frakce představovat až čtvrtinový podíl půdy (Jaillard et al., 1991). 

Akumulace málo rozpustných solí (např. CaCO3, CaSO4) v rhizosféře nemusí být vždy 

pro rostliny nebezpečná. To ale neplatí pro zasolené půdy s vysokou koncentrací 

rozpuštěných solí jako je chlorid sodný. Jak je znázorněno v tab. 1, mezi volnou půdou a 

povrchem kořene nastává koncentrační gradient sodných i chloridových iontů. Tento gradient 

se zvyšuje s rychlostí transpirace. Následkem toho pak roste elektrická vodivost půdy v okolí 

povrchu kořene, zejména při vysokých rychlostech transpirace.  

 

Tab. 1 Vztah mezi příjmem vody na jednotkovou délku kořene a akumulací sodíku a chlóru 

v kořenové zóně kukuřice (Sinha a Singh, 1974) 

Chlór (mg.100 g-1 půdy) Sodík (mg.100 g-1 půdy) Příjem vody 

(transpirace, 

100 ml .cm-1) 
mimo 

rhizosféru  

rhizosféra povrch 

kořenů

mimo 

rhizosféru 

rhizosféra povrch 

kořenů 

Vodivost v  

zóně povrchů 

kořenů 
(mS.cm-1) 

0,38 31 41 58 22 34 41 1,38 

0,46 36 43 65 28 33 45 2,28 

0,82 43 66 97 36 49 68 3,79 

0,95 44 64 128 38 57 90 5,02 

 

Vzestup koncentrace soli a osmotického potenciálu půdního roztoku snižuje dostupnost 

vody pro rostliny a může vážně narušit vodní režim rostliny. Pro nehalofyty pěstované v 

zasolených půdách mohou koncentrace soli v půdním roztoku rhizosféry během čtyř dnů 
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stoupnout z 50 mM na 300 mM (Schleiff, 1986). Při vysokých koncentracích soli je vztah 

mezi rychlostí transpirace a kumulací solí v rhizosféře nelineární, což naznačuje zpětnou 

difúzi rozpuštěných látek z povrchu kořene, probíhající proti směru kumulace soli (Hamza a 

Aylmore, 1991). 

Kumulace rozpustných solí na povrchu kořene je důležitá pro růst rostlin a zavlažování 

zasolených půd. Odhady očekávaného poklesu přírůstku rostlin pěstovaných v zasolených 

půdách jsou obvykle založeny na výpočtech koncentrací soli v nasycených půdních výluzích 

(Maas a Hoffman, 1977). Koncentrace solí v půdním roztoku v polních podmínkách je 

odhadována na dva- až čtyřikrát vyšší než v půdní pastě. Tato úvaha však nemusí odrážet 

reálnou situaci v rhizosféře, kde voda není rostlinám dostupná daleko dříve, než je dosaženo 

kritických hodnot vodivosti ve volné půdě (Schleiff, 1986). 

Rhizosféra je velmi složité prostředí, kde téměř každá změna vyvolává komplex 

řetězových reakcí mezi půdou, kořeny rostlin a půdními mikroorganismy. Proto je velmi těžké 

zobecnění jednotlivých procesů. U některých makroelementů (např. P, K), kde je jejich obsah 

v půdním roztoku nízký vzhledem k jejich odběru rostlinami, platí, že v těsné blízkosti kořenů 

je koncentrace zpravidla nižší než v zóně mimo rhizosféru. Přitom záleží na rostlinném druhu 

i obsahu přístupných forem živiny v půdě (graf 2). 

 
Graf  2 Obsah fosforu ve vodném výluhu (mg P.l-1) v rhizosféře řepky (Balík et al., 2007) 
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Průměrné hodnoty pro rhizosféru v porovnání s hodnotami pro volnou půdou také 

neposkytují pravdivý obraz vztahů v rhizosféře z hlediska výživy rostlin, protože neberou v 

úvahu gradienty podél osy kořene, např. pro rychlosti příjmu minerálních prvků a vody (obr. 

3). Rychlost příjmu minerálních prvků se může podél osy kořene velmi lišit. Totéž platí pro 

rychlost příjmu vody, která je např. velmi různá pro rozdílné kořenové zóny kukuřice a 

ostatních C4 rostlin, nebo u vytrvalých rostlin, kde se vyskytují mnohem vyšší rychlosti v 

apikálních zónách kořene, kde není dokončena tvorba endodermis a exodermis (Moon et al., 

1986; Häussling et al., 1988). 

Gradienty příjmu iontů podél osy kořene jsou také důležité pro kompetici iontů a pro 

selektivitu jejich příjmu rostlinou (graf 3). Silná deprese příjmu hořčíku draslíkem, kterou 

můžeme pozorovat na kulturách v živných roztocích, nastává u rostlin pěstovaných v půdě 

jenom v případě vysoké koncentrace draslíku v rhizosféře. Snížení obsahu draslíku v půdním 

roztoku rhizosféry pod 20 µM zvýší rychlost příjmu hořčíku u jílku (Lolium multiflorum) na 

dvojnásobek (graf 3). 

 

Graf 3. Vliv koncentrace K v půdním roztoku rhizosféry na příjem Mg rostlinami jílku 

vytrvalého (Seggewiss a Jungk, 1988) 
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Prodloužení oblasti nízkých koncentrací draslíku v radiálním směru od apikální do 

bazální zóny dovoluje vyšší rychlosti příjmu hořčíku v bazální zóně. Je tudíž zřejmé, že 

prostorové oddělení iontů v rhizosféře podél osy kořene rostlin pěstovaných v půdě může 

pomoci překonat nepříznivý stav v minerální výživě rostlin, způsobený kompeticí iontů v 

oblastech jejich příjmu. Nicméně v zasolených půdách s vysokou koncentrací sodíku 

preferovaný příjem draslíku v apikální kořenové zóně také zvyšuje pravděpodobnost vyšší 

rychlosti příjmu sodíku v bazálních zónách, a tím tedy snižuje celkovou selektivitu příjmu 

K+/Na+. 
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3. VZTAH MEZI pH RHIZOSFÉRY A REDOX POTENCIÁ-

LEM 
3.1. FAKTORY OVLIVŇUJÍCÍ pH RHIZOSFÉRY 

Hodnota pH rhizosféry se může lišit od hodnoty pH volné půdy až o 2 jednotky, a to v 

závislosti na vlastnostech rostliny a půdy. Nejdůležitějšími činiteli působícími při kořenem 

indukovaných změnách pH rhizosféry jsou: nerovnováha v rychlostech iontové výměny a 

tomu odpovídající rozdíly ve výsledném uvolněném množství H+ a HCO3
-, resp. OH-, a 

vylučování organických kyselin. Organické kyseliny mohou také vznikat mikrobiální 

aktivitou stimulovanou uvolňováním organického uhlíku z kořenů a produkcí CO2 kořeny a 

mikroorganismy v rhizosféře. V provzdušněných půdách CO2 sám o sobě hraje jen malou 

úlohu v ovlivňování pH rhizosféry, protože rychle difunduje od kořenů vzduchem naplněnými 

půdními póry (Nye, 1986). Je to hlavně CO2 rozpuštěný v půdním roztoku [H+ a (HCO3)-], 

který ovlivňuje pH rhizosféry, poněvadž mobilita jak H+, tak (HCO3)-
 v půdním roztoku jsou 

relativně nízké. 

Pufrační kapacita půdy a původní pH volné půdy jsou hlavními faktory určujícími 

rozsah změn pH rhizosféry vlivem působení rostlin. Pufrační kapacita půdy nezáleží tolik na 

obsahu jílnatých částic, jako spíše na původním pH volné půdy (bulk soil) a na obsahu 

organických částic. Pufrační kapacita půdy je nejnižší při hodnotě pH kolem 6 a na obě strany 

od této hodnoty vzrůstá (Schaller a Fischer, 1985; Nye, 1986). 

Pozoruhodné rozdíly v redox potenciálu rhizosféry se vyskytují mezi rostlinami 

pěstovanými v provzdušněných půdách a u rostlin pěstovaných v zaplavovaných půdách. 

Nicméně v obou případech mohou být kořenem indukovány podstatné změny v redox 

potenciálu rhizosféry ovlivňující dostupnost a příjem minerálních živin. 

 

3.2. VZTAH MEZI ZDROJEM DUSÍKU A pH RHIZOSFÉRY 
Forma dodání dusíku rostlinám představuje nejvýznamnější vliv na rychlost příjmu 

iontů, a tím také na pH rhizosféry jak u jednoletých (Marschner a Römheld, 1983), tak u 

vytrvalých rostlin (Rollwagen a Zasoski, 1988). Přísun dusičnanů více koreluje s vyšší 

výslednou rychlostí uvolňování (HCO3)-, resp. se spotřebou H+, než s vylučováním H+. V 

případě přísunu dusíku ve formě amonného iontu je smysl korelace opačný.  

V neutrálních a alkalických půdách může acidifikace rhizosféry u rostlin hnojených 

amoniakem zvýšit mobilizaci málo rozpustných vápenatých fosforečnanů, a tedy ulehčit 

příjem fosforu (Gahoonia et al., 1992), stejně tak jako příjem mikroelementů, jako jsou bór 
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(Reynolds et al., 1987), železo, mangan a zinek (tab. 2). Samozřejmě na kyselých půdách není 

další pokles pH příznivý pro mobilizaci těchto minerálních živin. Na kyselých půdách zvýšení 

hodnoty pH způsobené přídavkem dusičnanů zvyšuje příjem fosforu, pravděpodobně 

výměnou (HCO3)-
 za fosfáty adsorbované na oxidech železa a hliníku (Gahoonia et al., 1992).  

 

Tab. 2 Vliv formy dusíku na hodnotu pH rhizosféry a obsah živin v rostlinách fazolu 

pěstovaných na luvizemi (pH 6,8) (Marschner, 2003) 

Obsah v sušině nadzemní biomasy 

mg.g-1 µg.g-1

Forma 

dusíku 

pH 

rhizosféry 

K P Fe Mn Zn 

N-NO3
- 7,3 13,6 1,5 130 60 34 

N-NH4
+ 5,4 14,0 2,9 200 70 49 

 

Na příkladech různých travních porostů pěstovaných na kyselých půdách s nedostatkem 

fosforu bylo zjištěno, že snížení obsahu fosforu v rhizosféře a vzestup hodnoty pH rhizosféry 

spolu úzce souvisí (Armstrong a Helyar, 1992). 

Průměrné hodnoty pH rhizosféry nemusí vypovídat pravdivě o skutečných výživných 

poměrech panujících v rhizosféře. Například v kořenovém systému určité rostliny se mohou 

vyskytovat mezi hlavním kořenem a vedlejšími kořeny nebo ve směru osy kořene změny pH 

až o dvě jednotky (Marschner a Römheld, 1983; Marschner et al., 1986b). Na příkladu smrku 

ztepilého pěstovaného v kyselých půdách je vidět (graf 4), že pH v oblasti kořenové špičky je 

vyšší a v subapikální oblasti nižší, a to bez ohledu na formu dusíku v půdním roztoku. V 

porovnání s bazálnějšími zónami kořene dochází k očekávaným změnám hodnot pH, zejména 

ke zvýšení hodnoty pH v závislosti na přísunu dusíku pouze ve formě nitrátů, a k poklesu 

hodnoty pH v případě současného výskytu amonných iontů o koncentraci přibližně 500 µM. 

Protože je amonný iont obvykle přijímám rostlinou daleko lépe než nitrátový (Arnold, 1992), 

dochází k acidifikaci rhizosféry i přes přítomnost vyšších koncentrací nitrátů, zejména při 

vysokém obsahu půdní vody, který také současně umožňuje difúzi iontů (NH4)+ (Gijsman, 

1991). U rostlin pěstovaných na kyselých půdách obvykle nacházíme vyšší hodnoty pH na 

kořenové špičce (graf 4), což může souviset s uvolňováním kořenových exudátů nebo, u 

nitrátem hnojených rostlin, s vysokou hodnotou aktivity nitrátreduktas v apikálních zónách 

kořene (Klotz a Horst, 1988).  
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Velké rozdíly v pH rhizosféry existují mezi různými rostlinnými druhy rostoucími na 

stejných půdách a hnojených nitrátovým dusíkem. Pohanka (Fagopyrum sp.) (van Raij a van 

Diest, 1979) a cizrna (Cicer arietinum) (Marschner a Römheld, 1983) mají velmi nízké 

hodnoty pH rhizosféry v porovnání např. s pH pšenice (Triticum sp.) nebo kukuřice (Zea 

mays). Tyto genotypové rozdíly odrážejí různé rychlosti příjmu iontů (Bekele et al., 1983). 

 

Graf 4. Vliv formy dusíku na pH rhizosféry podél kořenů čtyřletého smrku ztepilého 

pěstovaného na luvizemi při pH 4,5 (H2O) (Leisen et al., 1990) 

 

 
 

Bobovité, které kryjí svou potřebu dusíku symbiotickou fixací dusíku spíše než příjmem 

nitrátů, přijímají více kationtů než aniontů, protože do jejich kořenů vstupuje molekula 

vzdušného dusíku N2, tedy částice bez elektrického náboje. Rychlost výměny iontů u rostlin 

fixujících vzdušný dusík je tedy dosti značná, stejně tak jako rychlost výsledného vylučování 

H+ (obr. 4), ačkoliv na jednotku asimilovaného dusíku je to méně než u rostlin hnojených 

amonnými hnojivy (Raven et al., 1991). Důsledky různé rychlosti iontové výměny u tolice 

vojtěšky (Medicago sativa) se odrážejí v rozdílech acidity (výsledného uvolňování H+) a 

alkality (výsledného uvolňování HCO3
-
 nebo OH-) a v hodnotě pH rhizosféry (tab. 3). 

Schopnost rostliny zužitkovat fosfor z mletých fosfátů je tedy vyšší u rostlin fixujících 

vzdušný dusík než u rostlin hnojených nitráty. U sóji (Glycine soja) bylo zjištěno, že rostliny 

fixující vzdušný dusík měly také vyšší obsah železa a manganu než rostliny hnojené nitráty; 

rostliny také nevykazovaly symptomy nedostatku železa (Wallace, 1982). Pokud je u 
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bobovitých rostlin omezováno vytváření hlízek nedostatkem fosforu, může aplikace startovací 

dávky P ve formě superfosfátu přispět k rozvoji hlízek a podstatně se tak zvýší využití fosforu 

z mletých fosfátů aplikovaných v předchozím období (De Swart a van Diest, 1987). 

 

Obr. 4 Vliv formy dusíkaté výživy na hodnotu pH rhizosféry jetele bílého [A 83 mg N-NO3
-

.kg-1 (bez očkování Rhizobii), B 33 mg N-NO3
-.kg-1 (očkováno Rhizobii)] (Römheld, 1986) 

 

                
 

 

Tab. 3 Vliv formy dusíku na změnu hodnoty pH rhizosféry a využití P z mletého fosfátu 

rostlinami vojtěšky (Marschner, 2003) 

Ošetření 

Zdroj N P ve formě 

mletého 

fosfátu 

Acidita 

(meq.g-1 

sušiny) 

Alkalita 

(meq.g-1 

sušiny) 

pH půdy 

(H2O) 

Příjem P 

(mg.nádoba-1) 

Výnos 

(g sušiny.nádoba-1) 

N-NO3
- - - 1,1 6,3 1 2,5 

N-NO3
- + - 0,8 7,3 23 18,8 

N2 - 0,5 - 6,2 4 4,7 

N2 + 1,4 - 5,3 49 29,6 
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Při pěstování směsných kultur bobvitých fixujících vzdušný dusík s rostlinami, které 

tuto schopnost nemají, může acidifikace rhizosféry bobvitých zvýšit příjem fosforu z mletých 

fosfátů u nebobovitých. Např. u sazenic ořešáku (Juglans regia) pěstovaných v kultuře s tolicí 

vojtěškou (Medicago sativa) došlo ke zvýšení příjmu fosforu na dvojnásobek (Gillespie a 

Pope, 1989). Modely simulující příjem fosforu u bobovitých symbioticky fixujících N, 

zejména jsou-li hnojeny mletými fosfáty, nebo jsou-li pěstovány v alkalických půdách, musí 

tedy brát v úvahu tuto mobilizaci fosforu, způsobenou acidifikací rhizosféry, protože jinak 

skutečný příjem zřetelně převyšuje očekávaný příjem (Gillespie a Pope, 1990; Li a Barber, 

1991). 

V dlouhodobém pohledu (více let pěstování) ovlivňuje fixace vzdušného dusíku také 

acidifikaci volné půdy, a tím vyvolává potřebu vápnění. U kultury tolice vojtěšky fixující 

vzdušný dusík a poskytující roční sklizeň sušiny 10 t/ha představuje acidita půdy ekvivalent 

600 kg CaCO3/ha (Nyatsanaga a Pierre, 1973). U pastvin s bobovitými rostlinami, které 

nejsou vápněny, existuje zřetelná negativní korelace mezi stářím pastviny a pH půdy (Haynes, 

1983). V půdách, ve kterých jsou nepřetržitě pěstovány bobovité, se tedy může (při nízkých 

hodnotách pH) uvolnit do půdního roztoku výměnný mangan, čímž se zvyšuje nebezpečí 

toxicity pro rostliny (Bromfield et al., 1983). V humidním klimatu ztráta symbioticky 

fixovaného dusíku ze systému vyplavováním nitrátů a ekvivalentního množství kationtů, jako 

jsou hořčík a vápník, přispívá k acidifikaci půdy v porostech s bobovitými rostlinami. 

Podobný dopad na dlouhodobou acidifikaci půdy způsobenou fixací vzdušného dusíku může 

být pozorován v lesních ekosystémech, kde hodnota pH pod olší červenou byla nižší ve 

srovnání s hodnotou pH pod douglaskou tisolistou (Van Miegroet a Cole, 1984), a na orných 

půdách při vysokém zastoupení bobovitých (Coventry a Slattery, 1991). 

 

3.3. VZTAH MEZI pH RHIZOSFÉRY A VÝŽIVNÝM STAVEM 

ROSTLINY 
Změny indukované kořeny v rhizosféře významně indikují celkový výživný stav rostlin. 

Příkladem jsou acidifikace půdy u bavlníku a ostatních dvouděložných při nedostatku zinku 

(Cakmak a Marschner, 1990) a s výjimkou Poaceae také u rostlin při nedostatku železa 

(Römheld, 1987). V obou případech úzce souvisí se zvýšenou intenzitou vylučování H+ do 

vnějšího prostředí. Průměrné hodnoty nicméně opět neposkytují pravdivý obraz situace, 

protože při nedostatku železa je zvýšené množství výsledného uvolněného H+ vázané k 
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apikálním zónám kořene, kde je skutečná rychlost téměř osmkrát vyšší než u rostlin 

hnojených amonným dusíkem. Tato přísně lokalizovaná acidifikace může pomoci kořenům 

snížit pH rhizosféry v apikálních zónách dokonce i ve vápenatých půdách, a tím zvýšit 

mobilizaci železa. 

U dvouděložných je acidifikace rhizosféry široce rozšířený jev odezvy kořene také na 

nedostatek fosforu. Příkladem jsou rostliny řepky (Brassica napus) pěstované v půdě s 

nízkým obsahem fosforu, kde pokles koncentrace fosforu v půdním roztoku rhizosféry byl 

během prvních dvou týdnů pokusu spojován s růstem pH rhizosféry. Po této době se průběh 

závislosti obrátil (tab. 4). Změny pH rhizosféry jsou uváděny do souvislosti s rychlostí příjmu 

jednotlivých iontů a rovnováhou kationt/aniont. U starších rostlin převažoval příjem kationtů 

nad příjmem aniontů. Toto bylo pravděpodobně způsobeno nižší intenzitou příjmu nitrátů a 

vyšší rychlostí příjmu vápníku a hořčíku. V důsledku této změny nastalo snížení hodnoty pH 

rhizosféry s následným zvýšením obsahu P v půdním roztoku (Moorby et al., 1988). Podobná 

odezva v rychlosti příjmu iontů a acidifikaci rhizosféry byla zjištěna u fosforem nedostatečně 

zásobených rostlin slunečnice (Helianthus annuus) (Hoffland et al., 1989a). Nicméně existuje 

stále více důkazů o tom, že v mnoha případech je acidifikace rhizosféry vyvolaná deficiencí 

fosforu buď výhradně, nebo alespoň ve významné míře způsobená vylučováním organických 

kyselin. Jak je zřejmé z grafu 5, existují signifikantní genotypové rozdíly v reakci na 

nedostatek fosforu a vyvolané změny pH. 

 

Tab. 4 Příjem iontů řepkou v závislosti na stáří rostlin pěstovaných na půdě s velmi nízkým 

obsahem fosforu (Grinsted et al., 1981; Hedley et al., 1982) 

Stáří rostlin 

(dny) 

Hmotnost sušiny 

(g.nádoba-1) 

Koncentrace P v 

půdního roztoku 

rhizosféry (mM) 

pH rhizosféry Příjem kationtů 

a aniontů* 

0 - 5,17 6,1 - 

7 0,16 2,56 6,3 Kat < An 

14 0,89 0,82 6,5 Kat < An 

20 1,89 1,40 5,3 Kat > An 

28 3,69 2,47 4,3 Kat > An 

*Dusík byl dávkován jako Ca(NO3)2. 
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Graf 5 Vliv diference v bilanci přijatých iontů (kationty > anionty) na exudaci H+ u různých 

genotypů rostlin fazolu pěstovaných při 5 µM P (deficitní výživa) a 25 µM P (dostatečná 

výživa) po dobu 42 dnů (Tang et al. 1997) 

 

 
 

3.4. REDOX POTENCIÁL A OXIDAČNĚ REDUKČNÍ DĚJE 
Snížení redox potenciálu koreluje s řadou změn v rozpustnosti minerálních živin, např. 

manganu, železa, případně fosforu, a také s akumulací rozpuštěných organických fytotoxinů. 

Rostliny adaptované k podmáčeným a zaplavovaným půdám (např. rýže) si uchovávají 

vysoký redox potenciál rhizosféry transportem O2 z nadzemní části parenchymatickým 

pletivem v kořenech a uvolňováním kyslíku do rhizosféry. Tato oxidace rhizosféry (obr. 5) 

má zásadní význam pro snížení koncentrací rozpuštěných organických fytotoxinů a iontů FeII
 

a MnII
 přítomných v půdním roztoku ve volné půdě. Transport O2 do kořenů a rychlost příjmu 

O2 v kořenech a zvláště v rhizosféře jsou silně ovlivněny minerální výživou. 
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4. RHIZODEPOZICE A KOŘENOVÉ EXUDÁTY 
4.1. RHIZODEPOZICE 

V kořenech je v průměru alokováno 30-60 % z čisté produkce fotosyntézy a z tohoto 

množství je značná část uvolňována ve formě organických sloučenin a oxidu uhličitého do 

rhizosféry (tab. 5).  

 

Tab. 5 „Ztráty“ uhlíku kořeny jednoletých rostlin (Lynch a Whipps, 1990) 

Ztráty C (v %) z celkového akumulovaného množství 

uhlíku v kořenech 

Množství uhlíku transportované 

do kořenů (% z fotosynteticky 

asimilovaného C nadzemní částí) respirace (A) rhizodepozice (B) celkem (A + B) 

28 – 59 16 – 76 4 – 70 42 – 90 

 

Uvolňování uhlíku, také nazývané rhizodepozice, je velice proměnlivé, ale pro jednoleté 

rostliny činí cca 40 % a pro lesní stromy, jako je douglaska tisolistá, je to obyčejně 70 % 

z množství uhlíku transportovaného do kořenů (Lynch a Whipps, 1990). 

Depozice v kořenové sféře vzrůstá při různých formách stresu, jako je mechanický 

odpor, anaerobióza, sucho, nedostatek minerální výživy (Whipps a Lynch, 1986; Lynch a 

Whipps, 1990). Proto se hodnoty u jednotlivých rostlin stejného druhu velmi liší a mohou být 

např. 2-4 x vyšší pro rostliny pěstované v půdě než pro rostliny pěstované v živném roztoku 

(Trofymov et al., 1987). Mikroorganismy v rhizosféře zvyšují rhizodepozici (Meharg a 

Killham, 1991), zejména u nízkomolekulární frakce depozitů (Schönwitz a Ziegler, 1982; 

Kloss et al., 1984). Během třítýdenního pokusu vyloučily kořeny pšenice 7-13 % z čisté 

produkce fotosyntézy za nepřítomnosti mikroorganismů a 18-25 % produkce za přítomnosti 

mikroorganismů (Barber a Martin, 1976). Bylo dokázáno, že tento zesilující účinek 

mikroorganismů rhizosféry není primárně způsoben zvýšením toku exudátů, nýbrž snížením 

množství části nízkomolekulární frakce kořenových exudátů, která se zpětně absorbuje kořeny 

(Jones a Darrah, 1993). V souhrnné studii při použití uzavřených systémů po celou dobu 

trvání pokusu zjistili Sauerback a Johnen (1976) nejvyšší množství kořeny uvolněného 

organického uhlíku u pšenice pěstované v půdě během periody rychlého vegetačního růstu. 

Při sklizni byla zjištěna následující množství uhlíku (připadající na jednu pokusnou nádobu): 

sušina kořene 3,0 g;  

respirace kořene 1,9 g 

kořenové exudáty a depozice v kořenové zóně 7,6 g. 
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Z toho vyplývá, že v době sklizně bylo do rhizosféry uvolněno více jak dvojnásobné množství 

organického uhlíku než bylo deponováno v kořenovém systému. Podobné údaje byly zjištěny 

u ostatních jednoletých rostlin (Sauerback et al., 1981). Hlavní komponenty rhizodepozice 

jsou znázorněny na obr. 5. 

Jsou to nízkomolekulární exudáty včetně organických kyselin, které mohou přímo 

mobilizovat minerální živiny v rhizosféře. Některé přímé účinky na mobilizaci a vazby 

minerálních živin mohou být také způsobeny vrstvou slizu (mucigel) a odumřelých buněk a 

tkání, které se stávají primárně organickým substrátem pro čerpání uhlíku pro 

mikroorganismy rhizosféry, ale mohou působit na mobilitu minerálních živin jako metabolity 

mikrobiální aktivity. Určité složky nízkomolekulárních kořenových exudátů mohou být také 

transformovány organismy rhizosféry na vysoce fyziologicky aktivní sloučeniny, např. na 

fytohormony. 

 

Obr. 5 Model transformace uhlíku v rhizosféře (Warembourg a Billes, 1979) 

 
 

Rhizodepozice zahrnuje minerální živiny již přijaté rostlinou. Např. u mladých rostlin 

pšenice bylo exudováno z celkově přijatého množství P 1-5 % fosforu (McLaughlin et al., 

1987) a u rostlin pšenice za celou dobu trvání pokusu až 18 % celkového dusíku u rostlin 

s nízkou úrovní výživy dusíkem a 33 % u rostlin s vysokou úrovní výživy dusíkem (Janzen, 

1990). S růstem kořenů se zvyšuje také rychlost obratu organického uhlíku v rhizosféře (tzv. 

priming effect). Zejména to platí pro rostliny dobře zásobené dusíkem (Liljeroth et al., 1990). 
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4.2. OBSAH CO2 V RHIZOSFÉŘE ROSTLIN 
Ačkoliv uveřejněné údaje ukazují značnou variabilitu, která je z části způsobena 

metodou stanovení množství exudátů a následně produkcí CO2 (Meharg 1994), je zde shoda 

v názorech, že tyto exudáty jsou významným zdrojem uhlíku v rhizosféře (graf  6). 

Jak je zřejmé z prací Lambers et al. (1996), van der Westhuizen a Cramer (1998), je produkce 

CO2 kořeny rostlin okurky (Cucumis sativus), rajčete (Lycopersicon asculentum) a medyňku 

vlnatého (Holcus lanatus) v intervalu 50 – 200 nmol . g-1 sušiny . s-1. Durand a Bellon (1993) 

uvádějí produkci CO2 kukuřicí na úrovni 100 – 200 nmol . rostlina-1 . s-1. Přitom Durand et al. 

(2001) stanovili v experimentech s mladými rostlinami kukuřice, obdobného stáří jako 

v předchozím sdělení, exudaci H+ 5 – 10 nmol H+ . rostlina . s-1. Yan et al. (1992) stanovili při 

simultánním měření přibližně 3 nmol O2  a 0,2 nmol H+ . g-1 čerstvé hmoty rostliny kukuřice. 

Tyto rozličné údaje ukazují na to, že CO2 je uvolňován kořeny v hodnotách větších než je 

produkce H+, který je vylučován v důsledku přebytku přijatých kationtů nad anionty. Také 

mikroorganismy mohou přispět k dodatečné produkci CO2 v důsledku jejich vlastní respirace, 

která se zvyšuje při dodání uhlíkatých exudátů kořenů. 

 

Graf 6 Obsah extrahovatelného uhlíku v rhizosféře pšenice pěstované na černozemi (výluh 

0,01M CaCl2) (Balík et al., 2006) 
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Respirace kořenů a mikrobiální biomasy je významným zdrojem CO2 v půdě a 

významně ovlivňuje pH půdy. Počet sdělení, ve kterých jsou přesně kvantifikovány tyto 

procesy a jednotlivé ovlivňující parametry, je velmi omezený. Jsou postrádány zpřesňující 

údaje o koncentraci CO2 v rhizosféře v důsledku respirace půdních mikroorganismů a kořenů 

rostlin. Většina údajů je věnována plynné půdní fázi mimo rhizosféru. Koncentrace CO2 

v půdním vzduchu je v intervalu 11 – 32 mmol.mol-1, tj. 30 – 100 krát větší než je 

v atmosféře. Norstadt a Porter (1984) nalezli koncentraci CO2
  0,36 mmol . mol-1 půdního 

vzduchu na pozemku s vojtěškou (Medicago sativa L.). Utužení půdy může přispět 

k redukování difuze, což následně zvýšilo koncentraci CO2 mimo rhizosféru při pěstování 

fazolu (Phaseolus vulgaris) (Asady a Smucher, 1989). Lze předpokládat zvýšenou 

koncentraci CO2 v půdě především na půdách zamokřených nebo utužených. Gollany et al. 

(1993) měřili pCO2 v rhizosféře u dvou genotypů hybridu čiroku dvoubarevného a 

súdánského (Sorghum bicolor a Sorghum sundanese). Autoři měřili koncentraci v různých 

vzdálenostech od kořene a nalezli pravidelný gradient indikující difúzi CO2 z kořenů (graf 7).  

 

Graf 7 Hodnoty parciálního tlaku CO2 v rhizosféře hybridních rostlin čiroku pěstovaných na 2 

různých vápenatých půdách (upraveno dle Gollany et al., 1993) 

 

 
 

V literatuře nalézáme také experimenty, ve kterých byly rostliny pěstovány v nádobách 

nebo rhizoboxech. Durand a Bellon (1993) naměřili koncentraci CO2 v rhizosféře mladých 

rostlin kukuřice zpravidla 4 – 10 krát větší než byl průměr okolí, ale byly také zjištěny 
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případy se 100 krát větší koncentrací. Obdobné zvýšení publikovali také Knight et al. (1989) 

v experimentech s pýrem (Agropyron smithii Rydb.). Autoři získali vysoké obsahy u rostlin s  

arbuskulární mykorhizou. S vývojem technického vybavení pro měření lze předpokládat 

zpřesňování údajů o produkci a koncentraci CO2 v rhizosféře. Např. při použití kyslíkových 

mikroelektrod byli Bidel et al. (2000) schopni detekovat rozdíly v respiraci podél kořenů 

mladých rostlin broskvoně (Prunus persica L.) při využití techniky s agarovou kulturou. Toto 

potvrzuje také dřívější práce Lambers et al. (1996), kteří stanovili nejintenzivnější respiraci 

v blízkosti kořenové špičky.  

Protože pK (1. stupeň) kyseliny uhličité je 6,36, zůstává H2CO3 v kyselém prostředí 

nedisociována (Lindsay, 1979). V důsledku toho je vliv respirace kořenů a mikroorganismů 

v kyselých půdách na změnu hodnoty pH malý (Nye, 1981). Opačně, ve vápenatých půdách 

může pH půdy významně poklesnout se stoupající koncentrací CO2 (Gras, 1974). Gollany et 

al. (1983) měřili hodnoty pH na dvou vápenatých půdách. Hodnota pH klesala o 0,67 

jednotky při každém 10 krát větším pCO2. Je zřejmé, že respirace kořenů a mikroorganismů 

může mít významný vliv na hodnotu pH rhizosféry, zejména na vápenatých, neutrálních a 

slabě alkalických půdách.  

 

4.3. KOŘENOVÉ EXUDÁTY 

4.3.1. Vznik a složení kořenových exudátů 
Kořenové exudáty jsou vysokomolekulární nebo nízkomolekulární rozpuštěné látky, uvolněné 

nebo vylučované kořeny rostlin. Nejdůležitějšími složkami vysokomolekulárních exudátů 

jsou ektoenzymy a vrstva slizu na kořenové špičce (mucilage), z nízkomolekulární frakce jsou 

to organické kyseliny, cukry, fenoly a aminokyseliny včetně fytosideroforů. Kořenové 

exudáty jsou produkty autolýzy epidermálních a kortexových buněk (Lynch a Whipps, 1990; 

Bowen a Rovira, 1991). Na exudáty kořene působí různé endogenní a exogenní faktory (tab. 

6) (Uren a Reisenauer, 1988).  

Jak je zřejmé z obr. 6, na produkci exudátů má velký vliv i mechanický odpor substrátu. 

U obilnin pěstovaných za sterilních podmínek představovaly kořenové exudáty 5 % sušiny 

kořenů u rostlin pěstovaných v roztoku živin, ale 9 % sušiny kořenů u rostlin pěstovaných v 

pevném substrátu (glass ballotini) (Barber a Guán, 1974). Schönwitz a Ziegler ( 1982) 

stanovili v pokusech s kukuřicí třikrát vyšší produkci cukrů a vitaminů při pěstování 

v pevném substrátu proti kontrolní variantě se živným roztokem. Desetinásobek je uváděn 

v práci D’Arcy-Lameta (1982) pro fenoly u bobovitých.  
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Tab. 6 Vliv prostředí na tvorbu kořenových exudátů 
 
Faktor Vliv 
Stáří kořenů Mladší kořeny vylučují více exudátů  
Intenzita osvětlení Vysoká intenzita světla zvyšuje vylučování exudátů 
Mikroorganismy Přítomnost mikroorganismů zvyšuje vylučování exudátů 
NH4

+ / NO3
- Kořeny rostliny přijímající především NH4

+ mají nižší 
koncentraci organických kyselin 

Přijatelnost živin Nedostatek živin zvyšuje vylučování exudátů 
Obsah kyslíku Složení exudátů je odlišné v aerobních a anaerobních 

podmínkách 
Druh rostliny Různé druhy a odrůdy rostlin mají odlišné složení exudátů 
Zasolení Při slabém stupni zasolení produkují rostliny více organických 

kyselin a aminokyselin 
Vlhkost půdy Po odeznění stresu způsobeného suchem se zvyšuje množství 

exudátů 
pH půdy Okyselení půdy mění složení exudátů 
Teplota půdy Vysoká teplota stimuluje vylučování exudátů 
Půdní druh Na písčitých půdách produkují rostliny více exudátů 
Stresové podmínky Stres rostliny ovlivňuje složení exudátů 
 

Obr. 6 Schématické znázornění tvorby kořenových exudátů ovlivněné nedostatečnou 

minerální výživou a mechanickým odporem (Marschner, 2003) 
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Rostoucí tloušťka šipky znamená vyšší produkci exudátů. 

Nárůst objemové hmotnosti půdy z 1,2 g.cm-3 na 1,6 g.cm-3 drasticky snižuje délku 

kořene u kukuřice (Zea mays), ale alokace produktů fotosyntézy do kořenů zůstává podobná 

(t.j. 40 % čisté produkce fotosyntézy), což vede ke zvýšení spotřeby produktů fotosyntézy na 

jednotku délky kořene na dvojnásobek (Sauerback a Helal, 1986). 

Zvýšení kořenové exudace jako důsledek zvýšeného mechanického odporu půdy má 

důležitý dopad nejenom na dynamiku živin v rhizosféře, ale i na toleranci rostlin k vyšším 

koncentracím hliníku (tab. 7). Zatímco v živném roztoku o koncentraci hliníku 74 µM je z 

větší části inhibován dlouživý růst kořene, stejná koncentrace v promíchávané směsi živného 

roztoku a písku nejevila žádný účinek (Horst et al., 1990). Dokonce při vzestupu koncentrace 

hliníku na desetinásobek (741 µM) u rostlin pěstovaných v promíchávané směsi živného 

roztoku a písku byly důsledky vysoké koncentrace hliníku na dlouživý růst kořene méně 

závažné než u rostlin pěstovaných v živném roztoku o koncentraci hliníku 74 µM. Jak bylo 

doloženo analýzou složení minerálních prvků v apikální zóně kořene, bylo snížení příjmu 

hliníku, a v souladu s tím menší deprese obsahu vápníku a hořčíku v kořenech, 

pravděpodobně faktorem, který způsobil vyšší toleranci kořenů rostliny pěstované v pevném 

substrátu vůči hliníku. Tento efekt byl způsoben vyšší kořenovou exudací a odpovídajícím 

poklesem koncentrace toxických monomerních hliníkových sloučenin. 

 

Tab. 7 Vliv koncentrace hliníku na růst kořenu a obsah minerálních prvků v oblasti kořenové 

špičky (0 – 5 mm) sóji pěstované v živném roztoku nebo pískové kultuře s živným roztokem 

(Horst et al., 1990) 

Obsah minerálních prvků v kořenových špičkách 

(mg.g-1 sušiny) 

Substrát Délka kořenu 

(cm.rostlina-1) 

Al Ca Mg 

Živný roztok 

Kontrola (- Al) 

 

189 

 

< 0,1 

 

0,69 

 

1,37 

+ 74 µM Al 39 3,9 0,36 0,47 

Písková kultura 

Kontrola (- Al) 

 

114 

 

< 0,1 

 

1,56 

 

1,39 

+ 741 µM Al 50 0,9 1,22 1,02 

 

 

 25



4.3.2. Sliz kořenové špičky 
Povrch kořene, zejména apikální zóna, je pokryta vrstvou, vysokomolekulárního slizu. 

Tvoří ji látky rostlinného i mikrobiálního původu. Skládá se zejména z polysacharidů 

obsahujících podle druhu rostliny 20-50 % polyuronových kyselin (Morel et al., 1986; Ray et 

al., 1988). Tento materiál je vylučován buňkami kořenové čepičky a epidermálními buňkami 

(Vermeer a McCully, 1981). Produkce slizu pozitivně koreluje s rychlostí růstu kořene 

(Trolldenier a Hecht-Buchholz, 1984). V nesterilním prostředí také obsahuje látky vzniklé 

bakteriální degradací buněčných stěn (Rovira et al., 1983). U rostlin pěstovaných v půdě je 

sliz zpravidla osídlen bakteriemi a obsahuje jak organické, tak anorganické částice půdy. Tato 

směs gelu, mikroorganismů a částic půdy se označuje termínem mucigel (Bowen a Rovira, 

1991). Tato vrstva se chová jako pravý gel a umožňuje proces difúze, který se podstatně 

neodlišuje od difúze ve volné půdě. Může však omezovat hmotový tok. Procesy závisí na 

věku epidermálních buněk. Za velmi důležité se považuje účast této vrstvy na vytváření 

podmínek pro zachování kontinuity tekuté fáze vody mezi částicemi půdy a povrchem kořene. 

Sliz má mnoho biologických funkcí (Ray et al., 1988), včetně ochrany apikální zóny 

kořene před vysycháním, snížení mechanického odporu při prorůstání kořene půdou (obr. 6), 

usnadnění či zabránění příjmu iontů, interakce s částicemi půdy, zprostředkování kontaktu 

mezi kořenem a půdou, zejména v suchých půdách, způsobuje i agregaci půdy v rhizosféře. 

Sliz u kukuřice může zvýšit podíl vodostabilních půdních agregátů z cca 2 % na téměř 40 % 

(Morel et al., 1991) a zcela jistě přispívá k pozitivní korelaci mezi hustotou prokořenění půdy 

a podílem vodostabilních půdních agregátů (Materechera et al., 1992a).  

Za určitých podmínek může mít těsný kontakt mezi částečkami půdy a povrchem kořenu 

prostřednictvím vrstvičky gelu (obr. 6) značný význam pro příjem minerálních živin. Platí to 

zejména pro mikroelementy, fosfor, pro rizikové prvky a zejména pro hliník. V této těžko 

definovatelné přechodové zóně na styku mezi kořenem a půdou se odehrávají děje, které se 

liší od dějů probíhajících ve volném roztoku (dvoufázové rozhraní; Matar et al., 1967). Bylo 

dokázáno, že v půdě velmi chudé na fosfor přijímají rostliny fosfor, který není v rovnováze s 

půdním roztokem, ale je mobilizován na povrchu mezivrstvy mezi kořenem a půdou 

pravděpodobně pomocí desorpce fosfátů z povrchu jílů pomocí jedné ze složek slizu, kyseliny 

polygalakturonové (Nagarajah et al., 1970). Toto dvoufázové rozhraní pokrývá pouze menší 

podíl celkové potřeby makroelementů, jako je fosfor, ale to neplatí v případě mikroelementů, 

jako je železo. Bylo prokázáno, že rostliny kukuřice pěstované v křemičitém písku s FeOOH 

přijímají dostatečné množství železa k zajištění normálního růstu a tvorby chlorofylu (tab. 8). 
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Přijaté železo bylo mobilizováno z hraniční vrstvy mezi kořenem a pískem a nebylo v 

rovnováze s volným roztokem. To bylo indikováno extrémně nízkým obsahem železa v 

rostlinách pěstovaných v živném roztoku, do kterého bylo železo dodáno jenom v množství 

odpovídajícím rovnovážné koncentraci v křemičitém písku. Nejpravděpodobněji bylo železo z 

křemičitého písku mobilizováno z hraniční vrstvy mucigelu mezi kořenem a pískem 

lokalizovanými vysokými koncentracemi fytosideroforů v kořenových exudátech rostlin 

kukuřice s nedostatkem železa. 

Ačkoliv byla v suchých půdách role slizu jako lubrikantu na kořenové čepičce 

zpochybňována (Guinel a McCully, 1986), mucigel může mít význam pro příjem 

mikroelementů ze suchých půd. Nambiar (1976a) podal důkaz o tom, že kořeny rostlin 

prorůstající vrstvou suché půdy za bodem vadnutí mohou přijímat významné množství zinku 

za předpokladu, že kořeny mají přístup k vodě kdekoliv jinde, např. v podorniční vrstvě. 

 

Tab. 8 Využití železa kukuřicí* z málo rozpustného FeOOH (Azarabadi a Marschner, 1979) 

Varianta Hmotnost sušiny 

 (g.(6 rostlin)-1) 

Chlorofyl  

(mg.g-1 sušiny) 

Obsah 59Fe  

(mg.g-1 sušiny) 

Písek + 59FeOOH 2,85 13,3 26 

Živný roztok 1,45 1,7** 0,3 

* Rostliny byly pěstovány v pískové a vodní kultuře propojené živným roztokem bez Fe. 

** Silná chloróza. 

 

V suchých půdách vzniká více slizu jako reakce na mechanický odpor, a to 

pravděpodobně zajišťuje transport zinku z částeček půdy přes mucigel do plazmatické 

membrány kořenových buněk (Nambiar, 1976b). Transport vody v kořenech z podorniční 

vrstvy a její následné uvolňování špičkami kořenů v ornici může být součástí tohoto 

zesilovacího efektu (Vetterlein a Marschner, 1993). 

Vrstva slizu má velkou schopnost tvořit komplexy s kationty těžkých kovů, a to v pořadí 

Pb>Cu>Cd, zejména výměnou za Ca2+
 (Morel et al., 1986). Preferovaná vazba s olovem může 

být důležitým faktorem v omezení příjmu látek kořeny, což bylo také dokázáno v případě 

příjmu hliníku (obr. 7).  
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Obr. 7 Model mechanismu detoxifikace hliníku na špičce kořene 
 

 
 

V apikálních zónách rostoucích kořenů se vrstva mucinu neustále obnovuje. Může 

představovat více než 10 % hmotnosti sušiny u 5 mm dlouhého apikálního konce kořenů 

rostlin Vigna unguiculata (Horst et al., 1982). V kořenech vystavených působení hliníku je 

velká část hliníku vázána specificky na vrstvu mucinu (tab. 9). Přepočteno na sušinu obsahuje 

vrstva slizu asi osmkrát více hliníku než pletivo kořene. Odstraňování mucigelu vede tedy k 

rostoucímu obsahu hliníku v pletivech kořene a k vážným poruchám až inhibici prodlužování 

kořene. Zvyšování produkce vrstvy mucinu při rostoucím mechanickém odporu je tudíž 

nejdůležitějším faktorem k mnohem vyšší toleranci k hliníku u kořenů rostlin rostoucích v 

pevných substrátech v porovnání s živnými roztoky. 

 

Tab. 9 Vliv slizu (mucigelu) na růst a obsah hliníku v kořenech hrachu rostoucího v živném 

roztoku s přídavkem Al a bez přídavku Al (Horst et al., 1982) 

Obsah Al v kořenových špičkách (0 – 5 mm) 

kořeny exudát kořeny exudát 

Varianta Sliz Růst 

kořenů  

(cm.d-1) (µg Al . 25 špiček-1) mg Al .g-1 sušiny 

- Al + 6,3 - - - - 

 -* 5,9 - - - - 

+ Al** + 4,8 12,4 16,6 2,1 16,6 

 -* 2,1 20,6 3,6 3,2 14,5 

*sliz (mucigel) odebrán mechanicky 3x za den. ** + 5 mg Al.l-1 
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4.3.3. Nízkomolekulární kořenové exudáty 
Hlavními složkami nízkomolekulárních kořenových exudátů jsou cukry, organické 

kyseliny, aminokyseliny a fenoly; převažují cukry a organické kyseliny (tab. 10). Jednotlivé 

složky nízkomolekulárních exudátů se liší nejen celkovým množstvím, ale i svým poměrným 

zastoupením v závislosti na druhu rostliny a jejím výživném stavu. Přesné údaje o množství 

nízkomolekulárních exudátů jsou těžko dosažitelné, protože je mohou mikroorganismy za 

nesterilních podmínek, obzvláště v živných roztocích, používat jako zdroj uhlíku (Bar-Ness et 

al., 1992; von Wirén et al., 1993). Za sterilních podmínek jsou pak tyto údaje významně nižší. 

 

Tab. 10 Kořenové exudáty vyšších rostlin 

Příklady sloučeniny 

Cukry glukosa, fruktosa, galaktosa, maltosa, ribosa, sacharosa,  

Aminokyseliny a amidy všechny proteinové aminokyseliny, kyselina aminomáselná, 
homoserin, fytosiderofory (např. kyseliny mugineová, 
deoxymugineová, avenová) 

Alifatické kyseliny mravenčí, octová, máselná, jablečná, citronová, šťavelová, 
fumarová apod. 

Různé fenoly flavonoly, flavony, flavanony, anthokyaniny, isoflavonoidy 

Mastné kyseliny linolová, linoleová, olejová, palmitová, stearová 

Steroly kampesterol, cholesterol, sitosterol, stigmasterol 

Enzymy amylasa, invertasa, ribonukleasa, fosfatasa, fytasa, peroxidasa, 
proteasa 

Ostatní vitaminy, růstové regulátory (auxin, cytokininy, gibereliny), 
etanol, H+, K+, nitráty, fosforečnany, HCO3

-

 

Obecně platí, že produkce nízkomolekulárních exudátů je vyšší v apikální než v bazální 

zóně kořene (Uren a Reisenauer, 1988), což může být v případě cukrů a aminokyselin 

odrazem částečné difúze exudátů z buněk a pletiv s větší vnitřní koncentrací těchto látek (obr. 

8). V apikálních kořenových zónách vedou aminokyseliny vznikající ve floému ke zvýšení 

koncentrace aminokyselin v apoplazmě. Aminokyseliny se do okolního roztoku neustále 

uvolňují i přesto, že funguje účinný zpětný mechanismus reabsorpce pomocí systémů 

plazmatických membrán (Schobert a Komor, 1987). To samé pravděpodobně platí pro cukry 

(Jones a Darrah, 1993), zatímco pro organické kyseliny při vysokých rychlostech exudace, 

např. při nedostatku fosforu, spíše nastává exkrece za spolupůsobení protonu při transportu. 
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Cukry mají pouze malý přímý účinek na mobilizaci minerálních živin. V tomto ohledu 

hrají mnohem významnější roli organické kyseliny, aminokyseliny a fenoly. Některé z těchto 

základních reakcí probíhajících při mobilizaci minerálních živin v rhizosféře za účasti 

nízkomolekulárních exudátů jsou znázorněny na obr. 9A. Zvýšená rozpustnost MnO2 

kořenovými exudáty má pravděpodobně příčinu v přítomnosti organických kyselin (Uren a 

Reisenauer, 1988). Pro konkrétní pH rozpouštěly kořenové exudáty pšenice (Triticum sp.) 10 

- 50 x více manganu z MnO2 než pufrovací roztok sám (Godo a Reisenauer, 1980). 

 

Obr. 8 Model mechanismu uvolnění kořenových exudátů 
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Důležitou složkou kořenových exudátů je kyselina jablečná. Při oxidaci 1 molu kyseliny 

jablečné na CO2 se na povrchu MnO2 uvolní 6 molů Mn2+
 (Jauregui a Reisenauer, 1982). 

Tvorba chelátů s Mn2+
 zabraňuje jejich zpětné oxidaci a zvyšuje mobilitu redukovaného 

manganu v rhizosféře (obr. 9A). 

Fenoly zvyšují redukci manganu (Marschner, 1988). Obecně jsou organické kyseliny 

důležité pro mobilizaci málo rozpustného FeIII v rhizosféře. Při odezvě rostliny na nedostatek 

železa hraje obzvláště významnou úlohu zvýšená exudace fenolů a aminokyselin 

(fytosideroforů) (obr. 9B). 

 

Obr. 9 Schéma různých mechanismů sloužících k rozpouštění méně rozpustných 

anorganických sloučenin kořenovými exudáty v závislosti na minerální výživě rostlin 

(Marschner, 2003) 

 
 

Organické kyseliny, stejně tak jako fenoly v kořenových exudátech, jsou také důležité 

pro rozpouštění omezeně rozpustných fosfátů. Cesty, kterými organické kyseliny mobilizují 

fosfáty, nejsou vázány na snižování pH rhizosféry. Např. citráty desorbují fosforečnany 

z povrchů seskvioxidů ligandovou aniontovou výměnou (Parfitt, 1979; Gerke, 1992a). Platí 

však, že příčinou mobilizace fosfátů z jejich sloučenin s železem a hliníkem je kombinace 

obou procesů, t.j. desorpce a tvorba chelátů s hliníkem a železem (obr. 9C; Gerke, 1992a). 

Kyseliny citronová, jablečná a fenoly tvoří poměrně stálé cheláty s FeIII a s hliníkem, 

čímž zvyšují rozpustnost a rychlost příjmu fosforu. Jako vedlejší efekt zmírňuje tvorba 

chelátů s hliníkem nepříznivé působení vysoké koncentrace monomerního hliníku na růst 

kořene.  
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U určitých rostlinných druhů adaptovaných na kyselé minerální půdy s extrémně 

nízkým obsahem dostupného fosforu, jako je třeba Eucalyptus ssp. (Mulette et al., 1974) a 

čajovník (Jayman a Sivasubramaniam, 1975), je tento mechanismus velmi důležitý pro výživu 

fosforem. Vysoká účinnost tohoto procesu je u zmíněných rostlin pravděpodobně odezvou na 

nedostatek fosforu. Organické kyseliny v kořenových exudátech nejsou důležité jenom pro 

mobilizaci půdního fosforu, ale i pro příjem mikroelementů. Ve vápenatých půdách jsou 

železo, zinek a mangan dostupnější jednak snížením pH rhizosféry, jednak chelatací a 

snížením koncentrace Ca2+
 za tvorby komplexů Ca2+

 a vznikem málo rozpustných solí jako je 

citronan vápenatý (obr. 9D). 

Nízkomolekulární kořenové exudáty také mobilizují těžké kovy jako měď, olovo a 

kadmium tvorbou stabilních komplexů (Mench et al., 1988), což může nabývat důležitých 

souvislostí pro rychlost příjmu těžkých kovů. U rostlin dvou druhů tabáku (Nicotiana 

tabacum) a kukuřice (Zea mays) bylo prokázáno, že kořenové exudáty mobilizují kadmium z 

půdy v pořadí N. tabacum > N. rustica > Zea mays, což bylo také odrazem rozdílů v 

dostupnosti kadmia (tzv. bioavailability) u těchto tří rostlin (Mench a Martin, 1991) 

(podrobněji kap. 6). 

 

4.4. EKTOENZYMY 
Ve většině zemědělských půd je 30 % až 70 % celkového půdního fosforu přítomno v 

organické hmotě půdy (organický fosfor, Porg). V lesních půdách může podíl Porg stoupnout až 

na 95% (Zech et al., 1987). V rhizosféře je část Porg mobilizována mikroorganismy rhizosféry 

(Helal a Dressler, 1989). Hydrolýza Porg je zprostředkována kyselou fosfatasou z kořenů, 

kyselou nebo alkalickou fosfatasou z hub a bakteriální alkalickou fosfatasou. Mezi volnou 

půdou a povrchem kořenu tedy existuje zřetelný gradient aktivity fosfatasy, jak je znázorněno 

v grafu 8 pro kyselou fosfatasu. 

Fosfatasy jsou adaptabilní enzymy. Např. aktivita kyselé fosfatasy z kořenů se mění 

podle míry nedostatku fosforu (Helal a Dressler, 1989; Tadano a Sakai, 1991). Bylo zjištěno 

in vivo, že kyselá fosfatasa z kořenů je ektoenzym vylučovaný nebo uvolňovaný kořeny, 

zejména v apikálních zónách (Dinkelaker a Marschner, 1992). Rozdíly mezi aktivitou kyselé 

fosfatasy pro tři druhy rostlin jsou znázorněny v grafu 8. Z práce Tadano a Sakai (1991) 

vyplývá, že aktivita kyselé fosfatasy je závislá na rostlinném  druhu a míře deficitu fosforu ve 

výživě rostliny. S ohledem na vysoký podíl Porg v půdním roztoku volné půdy a na vysoký 

obrat Porg v mikroorganismech rhizosféry je zřejmá důležitost vysoké aktivity kyselé fosfatasy 
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z kořenů pro získávání fosforu rostlinami, zejména při pěstování rostlin na půdách s nízkým 

obsahem fosforu. V souladu s výše uvedeným bylo zjištěno, že z celkového úbytku obsahu 

fosforu v rhizosféře (odrážející příjem kořeny) je podíl připadající na Porg asi 50 % (Helal a 

Dressler, 1989) nebo dokonce více (Tarafdar a Jungk, 1987). Sekrece kyselých fosfatas je při 

nedostatku P regulována na úrovni transkripce (Wasaki et al, 1997; Neumann et al., 2000). 

Může být ovlivněna vnější koncentrací P v růstovém mediu (Wasaki, 2003) a různou indukcí 

isoenzymů (Gilbert, 1999) v závislosti na genotypové variabilitě rostlinných druhů. 

 

Graf 8 Aktivita kyselé fosfatasy v rhizosféře rostlin pěstovaných na hlinité půdě (Tarafdar a 

Jungk, 1987) 

 
 

V řadě půd je přijatelnost organického P limitována především nízkou rozpustností 

některých forem P, jako např. Ca- a Fe / Al fytátů, které mohou tvořit rozhodující podíl 

organického P v půdě (Adams a Patae, 1992). Avšak kyselé fosfatasy vylučované rostlinami 

vykazují pouze omezenou hydrolytickou aktivitu vůči fytátům a uvolňování specifických 

fytas se vyskytuje více u mikroorganismů než u rostlin. Dalším limitujícím faktorem pro 

možnou mobilizaci P je nízká mobilita hydrolytických enzymů (fytas), především ve spojení 

s buněčnou stěnou kořenu a slizem v jeho apikálních zónách (Dracup et al., 1984). Fosfatasy 

mohou být adsorbovány a inaktivovány na jílových minerálech a organominerálních 

komplexech (Rao et al., 1996).  
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Beissner a Romheld (1996) popsali, že kyselina šťavelová v kořenových exudátech 

přispívá do určité míry k mobilizaci fytátů v půdách. Podobně i Hens et al. (2003) uvádějí, že 

exudace solí organických kyselin (např. citrát nebo oxalát) ovlivňuje rozpustnost nejen formy 

anorganického ale i organického P, ty jsou následně hydrolyzovány fosfatasami v rhizosféře. 

V rhizosféře smrku ztepilého (graf 9) bylo snížení obsahu fosforu vázáno na podíl Porg a úzce 

korelovalo s aktivitou kyselé fosfatasy, která v těchto ektomykorhizních kořenových 

systémech mohla pocházet jak z kořenů, tak z hub.  

 

Graf 9. Aktivita kyselé fosfatasy a obsah anorganického (Pan) a organického (Porg) fosforu ve 

vodném výluhu rhizosféry 80 let starého porostu smrku ztepilého (Häussling a Marschner, 

1989) 

 
 

U Pinus rigida je aktivita kyselé fosfatasy mnohem vyšší v nemykorhizních kořenech 

než v kořenech kolonizovaných ektomykorhizní houbou Pisolithus tinctorius (Cumming, 

1993). 

V apoplazmě kořenů, zejména v epidermálních buňkách apikálních zón kořenů, je 

alokováno mnoho dalších enzymů. Jsou to hlavně polyfenoloxydasy a enzymy nezbytné pro 

biosyntézu buněčných stěn. Jejich role v dynamice živin v rhizosféře a v příjmu minerálních 

živin není dosud jasná. 
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4.4.1. Vliv organického hnojení na aktivitu ektoenzymů 
Nannipieri et al. (1978) a Spiers a McGill (1979) uvádějí, že organická hnojiva 

stimulovala aktivitu fosfatas v rhizosféře obilnin díky zvýšenému počtu mikrobů i díky jejich 

zvýšené aktivitě. Zároveň však byla aktivita fosfatas v půdě inhibována přítomností 

anorganického P. Obdobně také v experimentech Kizilkaya a Bayrakli (2005) zvyšoval 

přídavek čistírenského kalu k zemině aktivitu alkalické fosfatasy. Naproti tomu Spier et al. 

(2007) uvádějí, že aktivita kyselé fosfatasy byla částečně inhibována při vysokých dávkách 

čistírenského kalu. Byla nalezena negativní korelace mezi aktivitou kyselé fosfatasy a 

koncentrací zinku v půdě. Crecchio et al. (2004) nalezli pozitivní korelaci mezi přídavkem 

kompostů do půdy a aktivitou fosfatas. Landi et al. (2000) potvrdili na základě různých 

bilančních postupů, že přídavek samotného anorganického P nebo v kombinaci s chlévským 

hnojem snižuje aktivitu fosfatas. 

Výsledky stanovení aktivity fosfatas získaných v pokusech s rhizoboxy jsou 

prezentovány v grafu 10 (Balík et al., 2007). Jak je zřejmé z uvedených výsledků, byl 

signifikantní rozdíl v aktivitě kyselé fosfatasy v oblasti rhizosféry a v oblasti mimo rhizosféru 

u pšenice. V tomto sledování se jedná o průměrný vzorek rhizosféry ze vzdálenosti 0 - 4 mm 

od povrchu kořenů. Zvolená vzdálenost respektuje doporučení ze sdělení Nuruzzaman et al. 

(2006), kteří nalezli zvýšenou aktivitu ještě ve vzdálenosti 3 – 4 mm od povrchu kořenů. 

Naproti tomu Dick a Kandeler (2005) zdůrazňují, že nejvyšší aktivita enzymů je především na 

povrchu a v těsné blízkosti kořenů (do 1,3 mm). Toto je způsobeno především akumulací 

rychle degradovatelných exudátů, hmotovým tokem a omezenými možnostmi difuze 

rozpuštěných organických sloučenin, které využívají půdní mikroorganismy.  

Dick a Kandeler (2005) ve svém přehledu shrnují informace o pozitivní korelaci mezi 

enzymatickými aktivitami a množstvím exudátů. Oba tyto faktory se snižují s rostoucí 

vzdáleností od povrchu kořene. Proto lze reálně předpokládat, že by byly v pokusech Balík et 

al. (2007) stanovené hodnoty v těsné blízkosti kořenů podstatně vyšší. V souladu se závěry 

Helal (1990), Yadav a Tarafdar (2001), Li et al. (2004) se také zde potvrdil vliv pěstované 

plodiny na produkci kyselé fosfatasy. V rhizosféře řepky byla aktivita kyselé fosfatasy 

mnohem vyšší než u pšenice. Na základě výsledků analýz obsahu P v rostlinách a v rhizosféře 

se lze domnívat, že zvýšená aktivita kyselé fosfatasy u varianty kal a varianty hnůj nebyla 

způsobena nedostatečnou výživou fosforem. Vyšší aktivita fosfatasy na těchto variantách 

souvisí pravděpodobně s celkově vyšší mikrobiální aktivitou způsobenou jednak hnojením 

(Nannipieri et al., 1978;  Spiers a McGill, 1979) a dále zvýšenou produkcí kořenových 
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exudátů v důsledku intenzivnějšího růstu pěstovaných plodin. Jak zjistili Marschner et al. 

(2007), odběr fosforu rostlinami signifikantně koreloval s aktivitou kyselé fosfatasy pouze při 

nízkých obsazích P v půdě, ale ne při vysokých. Dále je nutno zdůraznit skutečnost, že 

v těchto pokusech nebyla prováděna sekvence podél osy kořene, ale byl brán celý objem 

zeminy ze vzdálenosti 0 – 4 mm. Lze očekávat, že rozdíly mezi variantami v oblasti 

kořenových špiček byly podstatně výraznější. Jak publikoval Eltrop (1993), jsou hydrolytické 

enzymy (kyselá fosfatasa, fytasa) charakteristické malou mobilitou v půdě a jsou především 

spojeny s buněčnými stěnami a slizem (mucilage) v kořenové špičce. Obdobné závěry 

vyplývají také ze sdělení Dinkelaker a Marschner (1992). 

 

Graf 10. Aktivita fosfatasy v rhizosféře a okolní půdě (OP) pšenice (Balík et al., 2007) 

 

 
 

Alkalická fosfatasa hydrolyzuje fosfor z organických vazeb. Je produktem hub a bakterií 

půdního prostředí (Dick a Kandeler, 2005). Její aktivita byla vyšší v rhizosféře než v okolní 

půdě, což potvrzuje vyšší mikrobiální aktivitu v této zóně způsobenou vyšším obsahem lehce 

rozložitelných kořenových exudátů. V souladu se závěry Kizilkaya a Bayrakli (2005) byla 

nalezena zvýšená aktivita na variantě kal ve srovnání s kontrolní nehnojenou variantou. Ze 

všech uvedených výsledků je zřejmý pozitivní vliv organického hnojení na aktivitu fosfatas. 

Sulfatasy jsou těsně zapojeny do biochemické mineralizace organické S. V širokém 

souboru půd byla nalezena hlavně arylsulfatasa (Tabatabai a Bremner, 1970a; Tabatabai a 

Bremner, 1971; Gupta et al., 1993; Farrell et al., 1994) a její aktivita může být užívána jako 
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indikátor potenciálu pro biochemickou mineralizaci organických estersulfátů v půdě. 

Sulfatasy se v půdě vyskytují také jako ektoenzymy a mají úzký vztah k organické hmotě. 

Výzkumy ukázaly, že organická hnojiva, jako kompost a chlévský hnůj, jsou prostředkem 

zlepšujícím dostupnost půdní organické S (Saranthchandra a Perrott, 1981; Knauff a Scherer, 

1998). Cílem práce Kotková et al. (2008) bylo zjistit vliv různých systémů organického 

hnojení na rozdělení obsahu S a aktivitu arylsufatasy (ARS) v rhizosféře pšenice ozimé, řepky 

ozimé a lupiny bílé. Na grafech 11 a 12 je demonstrováno, že nejvyšší aktivita ARS při 

pěstování pšenice a řepky je na variantách hnojených organickými hnojivy (čistírenský kal a 

chlévský hnůj). Podobné výsledky prezentují Knauff et al. (2003). Hodnoty aktivity ARS při 

pěstování řepky jsou v rozmezí 240 – 400 µg p-nitrofenolu g-1 h-1 a u pšenice 300 – 510 µg p-

nitrofenolu g-1 h-1. Jak je dále zřejmé, nebyl stanoven průkazný vztah mezi aktivitou ARS a 

vzdáleností od kořenů. Též z práce Knauff et al. (2003) vyplývá, že vzdálenost od kořenů 

rostlin nemá vliv na aktivitu ARS. 

 

Graf 11 Aktivita arylsulfatasy v kambizemi při pěstování pšenice ozimé (Kotková et al., 
2008) 
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Graf 12 Aktivita arylsulfatasy v kambizemi při pěstování řepky ozimé (Kotková et al., 2008) 
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5. KOLONIZACE KOŘENŮ 
Protože kořeny působí jako zdroj organického uhlíku, je populační hustota 

mikroorganismů, zvláště bakterií, mnohem vyšší v rhizosféře než ve volné půdě. Relativní 

vzestup počtu mikroorganismů se udává jako poměr R/S, kde R je počet mikroorganismů v 1 

g půdy rhizosféry a S je počet mikroorganismů v 1 g volné půdy. Poměr R/S nabývá hodnot 

od 5 do 50 a závisí mj. na stáří rostliny, druhu rostliny a na jejím výživném stavu. Obecně 

platí, že všechny exogenní a endogenní faktory, které ovlivňují rhizodepozici, a tudíž 

získávání organického uhlíku, mají podobný dopad na populační hustotu mikroorganismů ve 

vrstvě půdy přilehlé k povrchu kořene (rhizoplane) a v rhizosféře. Kolonizace kořenů 

neinfikujícími mikroorganismy není vázána na vrstvu půdy přiléhající k povrchu kořene, ale 

odehrává se do různé míry také v apoplazmě kortexu. V takových případech používáme 

někdy termín „endorhizosféra“, ale správnější je používat termín „bakteriální endofyté“ 

(Kloepper et al., 1992b). 

U rostlin pěstovaných v půdě zpravidla 75 % (Haller a Stolp, 1985) a více než 85 % 

(Barber a Martin, 1976) přísunu celkového organického uhlíku pro mikrobiální aktivitu 

rhizosféry představují odumřelé buňky povrchu rostlin a pletiv. I přes značný přísun sloučenin 

organického uhlíku může být zásobování mikroorganismů rhizosféry živinami, zejména 

dusíkem, limitováno. Proto zpravidla u nebobovitých rostlin vzroste počet bakterií rhizosféry 

po hnojení dusíkem (Liljeroth et al., 1990), stejně tak jako vzroste jejich aktivita a rychlost 

obratu. Limitace množství dusíku je pravděpodobně také hlavní důvod pro drastický pokles 

rychlosti obratu bakterií ve vrstvě půdy přilehlé k povrchu kořene (rhizoplane) řepky 

(Brassica napus) z 9,2 hod. pro rostliny 6 dnů staré na 160 hod. pro 26 dní staré rostliny 

(Baath a Johansson, 1990). 

Pro růst a fyziologii kořenů a dynamiku živin v rhizosféře není důležitý jenom celkový 

počet mikroorganismů (bakterií, hub), ale daleko více typ (druh, kmen) a jeho fyziologické 

charakteristiky, např. produkce fytohormonů, schopnost fixace N2, patogenita a existence 

antagonistů. 

Různé druhy rostlin se vyznačují různou mikroflórou rhizosféry, jak co do množství, tak 

fyziologických charakteristik (Kloepper et al., 1991). To platí také pro různé zóny kořene 

určitého rostlinného druhu, např. u C4 rostlin (Gochnauer et al., 1989). Pro určitý druh rostliny 

mění také množství a forma dodaného dusíkatého hnojiva mikroflóru rhizosféry. Např. se 

zvyšující se dávkou dusíku počet a relativní zastoupení diazotropních bakterií ve vrsvě půdy 

přilehlé k povrchu kořene (rhizoplane) různých Poaceae klesá, zatímco celkový počet bakterií 
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roste (Kolb a Martin, 1988). U pšenice (Triticum sp.) je patrný značný posun v zastoupení 

pathogenů (G. graminis) a antagonistů (Pseudomonas ssp.) v rhizosféře v závislosti na dodání 

dusíku ve formě amonné nebo dusičnanové (Sarniguet et al., 1992a,b). 

Na obr. 10 je schematicky znázorněno, že u rychle rostoucích kořenů je obvykle strmý 

gradient mezi apikální a bazální částí kořene podél jeho osy v počtu mikroorganismů ve 

vrstvě půdy přilehlé k povrchu kořene a v rhizosféře (Bowen a Rovira, 1991). Např. u 

kukuřice (Zea mays) bakterie pokrývají 4 % celkové plochy kořene v apikální zóně, 7 % v 

zóně kořenového vlášení a až 20 % v bazálních zónách (Schönwitz a Ziegler, 1986b). Tento 

gradient hustoty mikrobiální populace podél osy kořene má významné důsledky pro účinnost 

kořenových exudátů uvolněných jako odezva k nedostatku prvku ve výživě, například 

fytosideroforů při nedostatku železa. Kromě toho je uvolňování fytosideroforů vázáno na 

krátkou dobu 2-8 hodin, což dále zvyšuje jejich účinnost při zpřístupňování železa v 

rhizosféře (Römheld, 1991). Všechny faktory, které upřednostňují stejnoměrnější rozložení 

mikroorganismů rhizosféry podél osy kořene, tedy snižují účinnost kořenem uvolňovaných 

fytosideroforů (von Wirén et al., 1993). Modelový výpočet účinnosti kořenových exudátů při 

zpřístupňování živin musí tedy brát v úvahu jak prostorové rozložení kořenových exudátů, tak 

také mikrobiální aktivity (Darrah, 1993). 

 

Obr. 10 Schéma prostorové separace kořenových nízkomolekulárních exudátů (např. 

organické kyseliny) a mikrobiální aktivity v rhizosféře 
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6. RHIZOSFÉRA VE VZTAHU K MOBILITĚ MIKROELE-

MENTŮ A RIZIKOVÝCH PRVKŮ 
Podobně jako tvoří stabilní komplexy železo s organickými látkami, probíhá jejich 

tvorba i s dalšími prvky, např. Zn, Mn, Cu, Co, a může ovlivňovat extrakci značného podílu 

Zn, Mn, Cu a také Cd a Ni na vápenatých půdách (Treeby et al., 1989; Awad a Römheld, 

2000). Uvolňování fytosideroforů v případě nedostaku Fe u pšenice je spojováno s zvýšeným 

příjmem Zn, Ni, Cd a Cu z kontaminovaných půd. Avšak u pšenice a kukuřice pěstovaných 

při nedostatku Fe v hydroponickém roztoku se ukázalo, že příjem Cd byl spíše omezen 

(Shenker et al., 2000; Hill et al., 2002). Tato zjištění ukazují, že fytosiderofory mohou 

zvyšovat přijatelnost těžkých kovů v půdě, ale nejsou odpovědné za jejich příjem. Také 

problematika kontaminace As u rýže bývá spojována s vlivem fytosideroforů na uvolnění 

arseničnanu z vazby s Fe na povrchu kořenů (Meharg, 2004). 

Objevují se také publikace (Zhang et al., 1989; Cakmak et al., 1994; Hopkins et al., 

1998), které uvádějí, že uvolňování fytosideroforů v rostlinách čeledi Poaceae je také 

stimulováno nedostatkem zinku, ale také možná i nedostatkem Mn a Cu (Gries et al., 1995). 

Podobně jako v případě nedostatku Fe bylo zjištěno, že množství uvolněných fytosideroforů 

odpovídá toleranci různých druhů čeledi Poaceae k nedostatku Zn (Cakmak et al., 1994; 

Hopkins et al., 1998). Gries et al. (1995) popsali, že exudace fytosideroforů ječmenem 

pěstovaném při nedostatku Fe byla 15 – 30krát vyšší v porovnání s vlivem nedostatku Zn, Cu 

nebo Mn. Avšak exudace fytosideroforů v pšenici pěstované při nedostatku Zn odpovídala 

exudaci ječmene pěstovaného při nedostatku Fe (Zhang et al., 1991; Cakmak et al., 1994). 

Walter et al. (1994) uvádějí, že fytosiderofory uvolňované pšenicí při nedostatku Zn jsou 

nepřímou odezvou, kterou způsobilo poškození metabolismu Fe. Podobné sdělení publikovali 

i Rengel a Graham (1996).  

Bylo zjištěno, že rychlost příjmu komplexu fytosideroforů s Zn, Cu a Co kořeny je 

mnohem nižší než příjem komplexu FeIII-fytosiderofor (Ma a Nomoto, 1996), ale může být 

dostatečná vzhledem k nižšímu požadavku rostlin na tyto mikroelementy (Gries et al., 1998). 

Na základě studia ys1 mutantu kukuřice, který má poškozený příjem komplexu Fe-

fytosiderofor, Wirén et al. (1996) předpokládají dvě cesty příjmu Zn rostlinami čeledi 

Poaceae, a to příjem volných iontů Zn2+ a komplexu Zn-fytosiderofor transportním systémem 

komplexu Fe-fytosiderofor. 

Mobilizace mikroelementů (Mn, Zn, Cu) a těžkých kovů (Cd) v rhizosféře je také 

ovlivněna okyselením rhizosféry a komplexací se solemi organických kyselin v kořenových 
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exudátech (Wu et al., 1989; Krishnamurti et al., 1997; Cieslinski et al., 1998; Ebbs et al., 

1998). Je předpokládána intenzivní mobilizace těchto prvků v podmínkách nedostatku P, kdy 

dochází ke zvýšené exudaci solí organických kyselin a protonů (Gardner et al., 1983). Avšak 

jsou k dispozici pouze omezené informace o přijatelnosti těchto komplexů pro rostlinu. 

Pokusy prováděné v živných roztocích  ukázaly, že rostliny přijímají volné nekomplexované 

ionty z roztoku (Wallace, 1980; Greger a Lindberger, 1986; Welch et al., 1993). To znamená, 

že utilizace chelatovaných kovů vyžaduje uvolnění kovových ligandů z vazby na organickou 

kyselinu. K tomu může dojít okyselením rhizosféry nebo redukcí specie kovu rostlinou (jako 

u Mn a Cu) nebo aktivitou mikroorganismů (Welch et al., 1993; Gerke, 1995). 

Podobně jako v případě Fe u rostlin se strategií 1 mobilizace manganu v rhizosféře je 

výsledkem vlivu více faktorů – okyselení rhizosféry, komplexace s organickými ligandy, 

redukce Mn oxidů. Fenolické sloučeniny a organické kyseliny v kořenových exudátech 

(především malát) způsobují komplexaci Mn a také jeho redukci (Eide et al., 1996; Schmidt, 

2003). V některých rostlinách (např. v lupině bílé) dochází k zvláště silné exudaci 

organických kyselin a fenolických sloučenin v odezvě na nedostatek P a v důsledku toho ke 

zvýšení mobilizace Mn v rhizosféře a k akumulaci vysokého až toxického množství Mn 

v nadzemní biomase (Moraghan, 1991; Dinkelaker et al., 1995; Shane a Lambers, 2005). 

Podobně byla zjištěna toxicita Mn jako odezva na nedostatek Fe při pěstování lnu na vápenaté 

půdě s vysokým podílem extrahovatelného Mn, ale nízkým podílem Fe (Moraghan, 1979). 

Avšak pouze malý počet prací předpokládá přímou odezvu chemických změn indukovaných 

kořeny na nedostatek Mn. Např. Peter et al. (2004) zjistili zvýšenou acidifikaci rhizosféry při 

nedostatku Mn, zatímco Gherardi a Rengel (2004) uvedli, že nedostatek Mn stimuloval 

exudaci organických kyselin. Mimo mobilizační vliv kořenových exudátů přijatelnost Mn 

v rhizosféře významně ovlivňuje aktivita mikroorganismů, která ovlivňuje oxidaci a redukci 

Mn v závislosti na exudátech jako zdroji uhlíku. Příjem Cu v komplexech s huminovými 

kyselinami a citrátem byly popsány pro jetel červený především v podmínkách nedostatku P. 

Welch et al. (1993) předpokládají uvolnění Cu z komplexu v rhizosféře zvýšením redukční 

kapacity kořenů. 

Zvýšení exudace citrátu v podmínkách nedostatku Zn bylo pozorováno pouze u rýže. 

Toto zvýšení mohlo být pozorováno v podmínkách vysoké koncentrace hydrogenuhličitanů 

v růstovém mediu. Vysoká koncentrace hydrogenuhličitanů působí jako stresový faktor a je 

často spojována s nedostatkem železa a zinku na vápenatých půdách (Yang et al., 1994) a 

s inhibicí růstu kořenů vzhledem k jejich přímému rhizotoxickému vlivu (Lee, 1998). 

Škodlivé vlivy na růst kořenů souvisejí s nadměrným hromaděním solí organických kyselin, 
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zvláště v apikální kořenové zóně. Naproti tomu rostliny tolerantní k vyšší koncentraci 

hydrogenuhličitanů nemají ovlivněn růst kořenového systému, ale dokonce je stimulován 

v reakci na obsah hydrogenuhličitanů (Yang et al., 1994; Lee, 1998; Hajiboland et al., 2003).  

U tolerantních rostlin rýže dochází ke stimulaci růstu kořenů, nižší intracelulární koncentraci 

a vyšší exudaci solí organických kyselin a vyšší koncentraci Fe a Zn, než mají rostliny citlivé 

ke koncentraci hydrogenuhličitanů. (Yang et al., 1994) Na základě tohoto zjištění lze 

předpokládat, že exudace solí organických kyselin může působit jako detoxifikační 

mechanismus zvýšeného hromadění těchto solí indukovaného vysokou koncentrací 

hydrogenuhličitanů v pletivech kořenů. Intenzivní vylučování solí organických kyselin 

v reakci na vysokou koncentraci hydrogenuhličitanů v půdním roztoku může přispět 

k mobilizaci obtížně rozpustných živin (P, Fe, Zn a Mn) na vápenatých půdách. 

Zvýšená exudace sacharidů, aminokyselin a fenolických látek v odezvě na nedostatek 

Zn byla popsána u dvouděložných i jednoděložných rostlin a zdá se, že souvisí se zvýšenou 

propustností membrán. Zinek je esenciální prvek, který stabilizuje membrány (Bettger a 

O´Dell, 1981) a brání poškození mebrán peroxidací jako součást superoxiddismutasy 

(Fridovich, 1986).  

Vysoká mobilita kadmia v půdě, která souvisí s vysokou rychlostí příjmu a akumulace 

v některých druzích rostlin, je významným ekotoxikologickým aspektem. Mobilizace kadmia 

v půdě není ovlivněna pouze acidifikací rhizosféry (Wu et al., 1989), ale také komplexací se 

solemi organických kyselin (Gerke, 1995; Krishnamurti et al., 1997) nebo fytosiderofory 

(Awad a Römheld, 2000). Porovnání genotypů pšenice s vysokou a nízkou akumulační 

schopností ukazuje vyšší obsah solí organických kyselin v rhizosféře u genotypů s vysokou 

akumulační schopností (Cieslinski et al., 1998). To ukazuje, že přijatelnost Cd pro rostliny 

může být zvýšena komplexací s organickými kyselinami vylučovanými kořeny. Wenzel et al. 

(2003) zjistili, že příjem Ni Thlaspi goesingense rostoucím na serpentinových půdách byl 

ovlivněn jeho komplexací s organickým ligandem v rhizosféře. Gerke (1995) naopak 

předpokládá, že komplexace Cd může snížit jeho přístupnost pro rostliny, protože pouze 

volné ionty Cd2+ jsou přijímány rostlinou (Greger a Lindberg, 1986). Wallace (1980) ukázal, 

že rozpustnost v systému půda - rostlina a transport na místo příjmu kořenem jsou limitujícími 

faktory pro příjem mikroelementů – kationtů rostlinou. Vyčerpání rhizosféry expresí 

specifických vysoce afinitních systémů příjmu těžkých kovů v hyperakumulátorech, které 

stimuluje difúzí řízený příjem z nerozpustných frakcí (Zhao et al., 2002; Al-Najar et al., 

2003), je dalším významným mechanismem zvyšujícím přijatelnost těžkých kovů 

v rhizosféře. 
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V souvislosti s jejich potenciálním využitím pro fytoremediaci byly v mnoha 

experimentech sledovány rostlinné druhy, které označujeme jako hyperakumulátory, zejména 

brukvovité rostliny rodu Thlaspi a Arabidopsis. Z modelových experimentů je zřejmé, že 

kořeny T. caerulescens aktivně vyhledávají místa s vyšší koncentrací Cd a Zn v půdním 

roztoku (Whiting et al., 2000; McGrath et al., 2001; Hutchinson et al., 2000). Snížení 

koncentrace Zn v půdním roztoku kořeny T. caerulescens může vést ke zlepšení parametrů 

růstu a snížení příjmu Zn neakumulujícím druhem T. arvense pěstovaným na kontaminované 

půdě společně s T. caerulescens (Whiting et al., 2001). Vzájemné interakce rhizosféry T. 

caerulescens a ječmene ve vztahu k příjmu toxických prvků jednotlivými rostlinnými druhy 

pěstovanými společně popsali Gove et al. (2002). 

Mezi běžně sledovanými rizikovými prvky má specifické postavení arsen, vzhledem 

k odlišnému chemismu a mobilitě v půdě ve srovnání s kadmiem, olovem či zinkem a 

odlišným mechanismům příjmu tohoto prvku rostlinami  a dále vzhledem k široké škále 

organických i anorganických sloučenin tohoto prvku v biosféře.  

Pro studium pohybu prvků v rhizosféře je vhodné volit takové rostliny, které jsou 

schopny kumulovat vysoké obsahy prvků, což se snáze projeví signifikantními změnami 

v půdním roztoku v oblasti rhizosféry. Arsen však patří mezi prvky, které jsou vyššími 

rostlinami přijímány jen velmi omezeně. Ma et al. (2001) popsali jako vůbec první kapradinu 

Pteris vittata, která je schopná ve své nadzemní biomase akumulovat extrémní koncentrace 

arsenu (až do 23 000 mg.kg-1). Fitz et al. (2003a) pěstovali P. vittata v půdě obsahující 2270 

mg As.kg-1 a obsah arsenu v jednotlivých částech rostliny klesal v pořadí mladé listy > staré 

listy >> oddenky > kořeny.  

V pokusech s rhizoboxy (Száková et al., 2009) byly pěstovány rostliny fazolu obecného 

(Phaseolus vulgaris L.), máty vodní  (M. aquatica) a kapradiny (P. cretica). Koncentrace 

jednotlivých sloučenin arsenu se signifikantně nelišila dle vzdálenosti od povrchu kořene 

fazolu (graf 13) a také mobilita arzenu nekorelovala se vzdáleností v rhizosféře. Arseničnan 
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byl rozhodující sloučeninou As v rhizosféře (více než 90 % z celkového extrahovaného 

množství). Podstatně méně byl obsažen arsenitan. Na konci experimentu byly stanoveny 

měřitelné obsahy kyseliny monometylarseničné (MA) a kyseliny dimetylarseničné (DMA), 

přestože na počátku sledování nebyly v půdě detekovány. Příčinou mohou být kořenové 

exudáty, případně také mikrobiální aktivita v rhizosféře. Vzhledem k tomu, že na 

kontaminovaných půdách bývá potlačen rozvoj kořenů, je zřejmě v tomto pokusu 

významnější vliv mikrobiální aktivity půdy. Jak uvádějí také Meng et al. (2003), aktivita 

mikrobů má značný vliv na ovlivňování  oxido/redukčních procesů As v půdách, 

v sedimentech a v čistírenských kalech. Půdní bakterie jsou schopny redukovat arseničnan na 

arsenitan a methylací vytvořit kyselinu dimetylarseničnanou (DMA). Obdobně houby mohou 

přeměnit organické i anorganické formy As na kyselinu monometylarseničnanou (AM) 

(Baker et al., 1983; Frankenberger a Losi, 1995). Specifické mikrobní populace významně 

ovlivňují specie As v půdním roztoku. V aerobních podmínkách (Macur et al., 2004) byla 

pozorována rychlá oxidace arsenitanu na arseničnan. Ultra et al. (2007) popisují transformaci 

anorganických forem As na organické (DMA) působením arbuskulární mykorhizy. Jak je 

patrno z průběhu koncentračních křivek v grafu 13, nelze stanovit významnější vliv rostlin 

fazolu na změny v mobilitě As v rhizosféře, což je zřejmě způsobeno malým odběrem As 

rostlinami.  

 

Graf 13 Obsahy sloučenin arsenu v půdě v oblasti rhizosféry stanovené v extraktu 0,05 mol.l-1 

(NH4)2SO4  v závislosti na vzdálenosti od kořene fazolu (P. vulgaris L.) (Száková et al., 2009) 
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Z grafu 14 je vidět signifikantní rozdíl v obsazích jednotlivých forem arsenu 

v rhizosféře rostlin máty vodní ve srovnání s fazolem. Přitom však nebyly pozorovány 

statisticky významné změny v koncentraci As se vzdáleností od povrchu kořene máty. 

Organické sloučeniny As zde nebyly nalezeny. Lze se domnívat, že především pěstební 

podmínky při kultivaci máty měly významný vliv na formy As v půdě. Vlivem zamokření 

půdy došlo ke snížení hodnot redox potenciálu pod hranici 0 mV a jak zjistila řada autorů 

(Masscheleyn et al., 1991; McGeehan a Naylor, 1994; Marin et al., 1993; Bowell, 1994), je 

při daných podmínkách dominantní formou AsIII. 

 

Graf 14 Obsahy sloučenin arsenu v půdě v oblasti rhizosféry stanovené v extraktu 0,05 mol.l-1 

(NH4)2SO4  v závislosti na vzdálenosti od kořene máty vodní (M. aquatica) (Száková et al., 

2009) 

 
V grafu 15 jsou uvedeny obsahy AsIII a AsV v rhizosféře kapradiny Pteris cretica. 

Arseničnan zde činí více než 90 % z extrahovatelného množství arsenu. Z uvedených 

výsledků je dále zřejmé snížení koncentrace AV v těsné blízkosti povrchu kořene kapradiny, 

což je způsobeno zvýšeným příjmem As rostlinami. Organické formy arsenu zde nebyly 

detekovány. Fitz et al. (2003a) rovněž pozorovali významný odběr arsenu z půdy rostlinami 

Pteris vittata, ale obsah arsenu v půdním roztoku v oblasti rhizosféry po prvním vegetačním 

období významně neklesl. Důvodem je pravděpodobně vysoká pufrační schopnost půdy a 
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iontová výměna s DOC. Metoda postupné extrakce půdy v oblasti rhizosféry a okolní půdy 

naznačily, že arsen byl přijímán rostlinami zejména z méně mobilních frakcí. Száková et al. 

(2009) sledovali problematiku As v rhizosféře na třech půdách. Z jejich výsledků je zřejmé, 

že příjem, transformace arsenu a jeho sloučenin v biomase a rhizosféře P. cretica je 

významně ovlivněna mobilitou těchto sloučenin v půdách a komplexem fyzikálně 

chemických parametrů těchto půd.  

 

Graf 15 Obsahy sloučenin arsenu v půdě v oblasti rhizosféry stanovené v extraktu 0,05 mol.l-1 

(NH4)2SO4 v závislosti na vzdálenosti od kořene P. cretica (Száková et al., 2009) 
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7. RHIZOSFÉRA VE VZTAHU K DEGRADACI ORGANIC-

KÝCH POLUTANTŮ 
Zhoršující se životní prostředí je jedním z nejzávažnějších globálních problémů 

současnosti a na jeho znečištění se podílejí různé cizorodé látky. Mezi nejvýznamnější 

polutanty v souvislosti se zátěží půd rizikovými látkami patří tzv. persistentní organické 

polutanty (POP). Jedná se o látky, které mají vlivem svých fyzikálně-chemických vlastností 

schopnost odolávat chemickým i biologickým degradacím, a proto zůstávají v prostředí po 

dlouhou dobu beze změny. To umožňuje jejich koloběh v prostředí a kumulaci v půdách, 

sedimentech i živých organismech (Chu et al., 1999; Campanella et al., 2002; Baird, 2003). 

Lipofilní charakter těchto látek vede k jejich snadné adsorpci na půdní a atmosférické částice. 

Vzhledem k tomu, že rostliny představují první článek potravního řetězce a dominantní složku 

lidské potravy, je detailní sledování systému půda-rostlina důležitou součástí studia globální 

kontaminace ekosystému rizikovými látkami.  

Rhizosféra je prostor se zvýšenou mikrobiální aktivitou, čímž dochází k transformacím a 

degradacím organických polutantů (Bollag et al., 1994). Zvýšená degradace xenobiotických 

sloučenin v rhizosféře se děje v důsledku významného nárůstu počtu populací mikrobů i jejich 

aktivity ve srovnání s okolní půdou. Aktuální složení mikrobních společenstev je závislé na 

druhu rostliny, stáří rostliny, půdních vlastnostech a také na délce expozice kořenového 

systému xenobiotikům (Sandmann a Loos, 1984; Campbell, 1985;, Atlas a Bartha, 1992; 

Bolton et al., 1993). Degradační procesy v rhizosféře lze stimulovat při dodání živin, kyslíku, 

inokulí s degradační schopností a dále enzymů. 

V rhizosféře je také zvýšený obsah CO2. Dále je tato zóna charakteristická nižší 

hodnotou pH o 1-2 jednotky ve srovnání s volnou půdou. Koncentrace kyslíku, osmotický 

potenciál, redox potenciál a vlhkost půdy jsou důležité parametry, které jsou ovlivňovány 

rostlinami (Curl a Truelove, 1986). Tímto způsobem rostliny významně determinují prostředí 

pro mikroorganismy. 

Pfender (1996) stanovil, že mikroorganismy chrání rostlinu před škodlivým působením 

toxických látek v půdě. Siciliano a Germida (1997) publikovali, že inokula nesnížila 

fytotoxicitu kyseliny chlórbenzoové a mnohá inokula způsobila uhynutí rostlin 

v kontaminovaných půdách. Příčinou tohoto jevu byly pravděpodobně toxické meziprodukty 

vznikající při degradaci kyseliny chlórbenzoové (Barriault a Sylvester, 1993). Havel a 

Reineke (1992) vyslovili hypotézu, že bakteriální produkce toxinů je příčinou úhynu inokulí 

v půdním prostředí. 
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Některé rostliny mají vlastní bioremediační schopnost, zatímco ostatní požadují 

bakteriální inokula k zajištění redukce kontaminantů v půdách. V pokusech, které byly 

uskutečněny s fazolem (Phaseolus vulgaris), jílkem vytrvalým (Lolium perenne) a pýrem 

(Agropyron cristatum), bylo prokázáno, že tyto rostliny degradovaly organické polutany bez 

bakteriální inokulace (Crowley et al., 1996; Gunther et al., 1996; Pfender, 1996). Na druhé 

straně proso seté (Panicum miliaceum) nebylo efektivní při rozkladu PCB, jestliže nebylo 

inokulováno bakteriemi degradujícími PCB (Pfender, 1996). 

Ve sledováních uskutečněných na půdě kontaminované PCB nedaleko města Uherské 

Hradiště nebyla nalezena korelace mezi koncentrací PCB v půdě a počtem bakterií 

degradujících PCB (Leight et al., 2001; Demnerova et al., 2002; Leigh, 2003). Obdobně 

nebyla nalezena souvislost mezi vlhkostí půdy a počtem bakterií degradujících PCB. Na 

místech s porosty borovice (Pinus nigra) a vrby (Salix caprea) byly v půdě a také v rhizosféře 

jejich kořenů nalezeny signifikantně vyšší počty populací bakterií degradujících PCB. Je 

možno konstatovat, že dlouhodobé pěstování vybraných rostlin může přispět ke zvýšení počtu 

degradabilních bakterií i mimo oblast rhizosféry. 

V práci Gilbert a Crowley (1997) je zdůrazněn vliv rhizosféry na mikrobiální aktivitu 

s následnou degradací organických polutantů. V rhizosféře rostlin je významně urychlen 

rozklad organických sloučenin typu polycyklických aromatických uhlovodíků (PAH) a 

polychlorovaných bifenylů (PCB) (Donnelly et al., 1994; Fletcher a Hedge, 1995).  

Některé bakterie jsou schopny degradovat také meziprodukty rozkladu PCB 

uskutečněného rostlinami. Řada rozpustných hydroxychlorbifenylů je v půdě mnohem 

mobilnější než původní PCB. Tyto látky se objevují v půdě po rozkladu zbytků kořenů a 

nadzemní biomasy rostlin pěstovaných na kontaminované půdě. Na druhé straně jsou i více 

toxické, zejména pro nedegradabilní bakterie (Lovecká et al., 2005). K rozkladu polutantů 

v půdě přispívá také mykorhiza. Donnelly a Fletcher (1995) zjistili pozitivní účinek 

ektomykorhizní symbiózy na rozklad PCB, zejména u méně chlorovaných kongenerů. 

V rhizosféře rostlin není pouze ovlivněna speciace a biodostupnost stopových prvků, ale 

byla zjištěna i rozdílná koncentrace některých organických polutantů mezi okolní půdou a 

rhizosférou (tab. 11) (Liste a Alexander, 2000). Jak je zřejmé z tab. 11, dochází v průběhu 

času k degradaci pyrenu na kontrolní neoseté zemině i na variantách s rostlinami. Uvedené 

výsledky také zřetelně dokazují vliv rostliny, kdy rychlost degradačních procesů je výrazně 

vyšší. Po osmi týdnech až 78 % pyrenu bylo odstraněno z kultivovaných variant, zatímco u 

kontrolních ubylo 40 % a méně. Každá ze sledovaných rostlin byla pěstována v kolonách 

s malým objemem (50 ml), čímž bylo zajištěno intenzivní prokořenění zeminy. V nádobovém 
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experimentu s některými bobovitými a trávami pěstovanými na půdě kontaminované 

polychlorovanými bifenyly bylo v rhizosféře rostlin chrastice rákosovité a prosa prutnatého 

po čtyřech měsících nalezeno 23 % a 28 % počáteční koncentrace PCB (Aroclor 1248; 100 

mg kg-1) ve srovnání s půdou bez rostlin, kde bylo nalezeno 82 % tohoto obsahu (tab. 12) 

(Chekol et al., 2004).  

 

Tab. 11 Změny v koncentraci pyrenu v zemině bez rostlin a v rhizosféře některých 

zemědělských plodin a zelenin (Liste a Alexander, 2000) 

koncentrace (mg kg-1) 
Varianta 

14 dní 32 (28)* dní 56 dní 

Bez rostlin - polní plodiny 81,3Aa  79,0Aa  68,5Ab

Oves setý (Avena sativa L.) 78,0Aa 38,1Cb 37,3Bb

Lupina mnoholistá (Lupinus polyphyllus L.) 72,2Aa 65,1ABb - 

Řepka olejná (Brassica napus L. var. radicola) 68,1Aa 54,4BCb 22,2Cc

Bez rostlin - zelenina 81,4Aa  78,0Aa   

Kopr vonný (Anethum graveolens L.) 73,1Aa 4,8Bb  

Paprika roční (Capsicum Annuum L.) 75,9Aa 27,7Bb  

Ředkev setá (Raphanus sativus L.) 77,6Aa 31,9Bb  

Počáteční koncentrace v zemině (před zasetím rostlin) polních plodin byla 83,6 mg pyrenu kg-1 a 
zeleniny byla 85,2 mg pyrenu kg-1

 

Tab. 12 Vliv rostlin pěstovaných na kontaminované půdě (Aroclor 1248) na degradaci PCB 

v rhizosféře (Chekol et al., 2004) 

Varianta 
PCB 

(mg kg-1) 

Kontrola (bez rostlin) 82 

Vojtěška setá (Medicago sativa L.) 23a*

Hrachor lesní (Lathyrus sylvestris L.)  28ab

Chrastice rákosovitá (Phalaris arundinacea L.) 27a

Proso prutnaté (Panicum virgatum L.) 31ab

Kostřava rákosovitá (Festuca arundinacea Schreb.) 33b

 

Vliv kořenových exudátů na degradaci jednotlivých PCB kongenerů v rhizosféře kořenů 

byl sledován i na katedře agroenvironmentální chemie a výživy rostlin (ČZU v Praze) v 
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experimentu realizovaném ve speciálně navržených rhizoboxech, s možností sledovat změny 

obsahu PCB v přesně definované vzdálenosti od aktivních kořenů. Pokusy byly založeny s 

řepkou (Brassica napus), a to jednak na základě získaných výsledků z nádobového pokusu a 

také pro tvorbu bohatého kořenového systému rostlin řepky nezbytného pro tento typ 

sledování. Pro experiment byly vybrány dva typy půd - černozem a fluvizem, s cílem zjistit 

vliv fyzikálně chemických vlastností půdy na míru degradace těchto látek. 

Z polychlorovaných bifenylů bylo sledováno sedm indikátorových kongenerů (IUPAC No. 

28, 52, 101, 118, 138, 153, 180), a to na základě jejich perzistence v potravním řetězci a 

tendence k bioakumulaci. Obsahy PCB v jednotlivých vrstvách půdy (1-6 mm) dvou 

sledovaných variant po skončení experimentu jsou uvedeny v grafu 16 (Javorská et al., 2007).  

 

Graf 16 Obsah PCB7 v rhizosféře (1-6 mm) a okolní půdě (OP) rostlin řepky pěstované na 

černozemi a fluvizemi (Javorská et al., 2007)  

 

 
 

Koncentrace sumy všech sedmi indikátorových bifenylů (PCB7) nalezená v zeminách po 

kontaminaci byla v černozemi 1378 µg.kg-1 a ve fluvizemi 1257 µg.kg-1. Zatímco v 

černozemi nedošlo k výrazným změnám v koncentraci PCB7 v závislosti na vzdálenosti od 

kořene rostlin, ve fluvizemi byl znatelný pokles obsahu PCB7 směrem ke kořenům rostlin. 

Rozdíl mezi 1 mm a 6 mm byl zde více jak 50 %, který tak znamenal významný příspěvek 
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aktivity kořenů řepky k narušení stability PCB kongenerů. Tyto výsledky potvrzují významný 

vliv fyzikálně-chemických vlastností půdy, především obsahu organické hmoty, na rozvoj 

metabolických cest v rhizosféře (Siciliano a Greer, 2000). V pokusu Jonera a Leyvala (2003) 

s půdami  s vysokým obsahem organické hmoty kontaminovanými polycyklickými 

aromatickými uhlovodíky (PAH) došlo k velice nízkému poklesu koncentrace PAH s malým 

pozitivním vlivem rostlin.   

Pozitivní vliv rostlin na míru degradace PCB byl prokázán i ve studii Ryšlavé et al. 

(2003) s rostlinami pěstovanými na dlouhodobě kontaminované půdě. Nejvyšší pokles PCB v 

rhizosféře byl zaznamenán u rostlin tabáku, kde bylo nalezeno 66 % počáteční koncentrace ve 

srovnání s kontrolní variantou, tzn. s půdou bez rostlin. Degradaci PCB mikroorganismy 

v rhizosféře podporují např. flavonoidy a rostlinné terpeny vylučované kořeny rostlin 

(Macková et al., 1997b). Podle Mackové et al. (1997a) rostlinné exudáty podporují u 

mikroorganismů expresi genů ovlivňujících transformaci PCB. 

V grafu 17 je uvedena distribuce jednotlivých PCB kongenerů v jednotlivých vrstvách 

rhizosféry a v okolní půdě. Zatímco na černozemi není patrný nebo jen velmi malý rozdíl 

v kumulaci kongenerů, na fluvizemi jsou znatelné rozdíly v kumulaci jednotlivých kongenerů 

v rhizosféře rostlin řepky. Ve vrstvě těsně přiléhající ke kořeni (1 mm) byla koncentrace 

všech sedmi kongenerů nejnižší a relativně podobná. V dalších vrstvách směrem od kořene 

rostlin je znatelný pokles obsahu méně chlorovaných bifenylů, což ukazuje na jejich vyšší 

biodegradaci ve srovnání s více chlorovanými bifenyly. Méně chlorované bifenyly mají i 

vyšší rozpustnost ve vodě a mohou být tak difúzním tokem vody transportovány blíže ke 

kořenům rostlin, kde snadněji podléhají biodegradaci nebo jsou příjímány kořeny rostlin. 

Procentické znázornění distribuce PCB v rhizosféře a v okolní půdě po skončení 

experimentu s rhizoboxy je uvedeno v tabulce 13. Je zřejmé, že v rhizosféře fluvizemě je 

podíl sumy degradace a fixace PCB téměř 2× vyšší než na téže půdě bez vlivu rostlinných 

exudátů a bez možného odběru PCB rostlinami řepky (okolní půda). Uvažujeme-li, že podíl 

neextrahovatelných PCB (fixace) je v rhizosféře i v okolní půdě stejný, můžeme konstatovat, 

že rostliny řepky pěstované na fluvizemi, tedy v půdě s nižším obsahem organické hmoty, 

mají významný vliv na degradaci PCB. Na černozemi nedošlo k významným změnám 

v distribuci PCB mezi rhizosférní a okolní půdou. I odběr PCB rostlinami řepky byl na 

čenozemi 2× nižší z celkového aplikovaného množství PCB ve vrstvě 1-6 mm než na 

fluvizemi.  
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Graf 17 Relativní obsah jednotlivých PCB kongenerů v rhizosféře (1-6 mm) rostlin řepky 

pěstované na fluvizemi (A) a černozemi (B) (Javorská et al., 2007) 

 
 

Tab. 13 Distribuce PCB7 (%) v rhizosféře a okolní půdě po ukončení experimentu; 100% = 

množství PCB7 obsažené v půdě po kontaminaci (Javorská et al., 2007) 

černozem fluvizem 
Distribuce PCB7

rhizosféra okolní půda rhizosféra okolní půda 

PCB7 v půdě 90,2 91,9 77,3 95,4 

PCB7 degradace/fixace 6,0 8,1 15,1 4,6 

PCB7 v rostlinách 3,8 - 7,6 - 
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