
Leśne Prace Badawcze / Forest Research Papers
Grudzień / December 2015, Vol. 76 (4): 401–409

DOI: 10.1515/frp-2015-0039
Wersja PDF: www.lesne-prace-badawcze.pl

artykuł przeglądowy

wpłynęło: 20.01.2015 r., zrecenzowano: 1.02.2015 r., zaakceptowano: 19.05.2015 r.

 © 2015 M. Baciak et al.

e-ISSN 2082-8926

Oddziaływanie wybranych gazowych zanieczyszczeń powietrza na rośliny drzewiaste

the effect of selected gaseous air pollutants on woody plants

Michał Baciak, Kazimierz Warmiński, Agnieszka Bęś*

uniwersytet warmińsko-Mazurski w olsztynie, katedra toksykologii Środowiska, ul. prawocheńskiego 17, 10-720 olsztyn

* tel. + 48 89 5233336, e-mail: agnieszka.bes@uwm.edu.pl

Abstract. the article discusses gaseous air pollutants that have the greatest impact on forest ecosystems. this group of pollutants 
includes sulfur dioxide (So2), nitric oxides (No and No2) and ozone (o3).

In the 20th century, the major contributor to forest degradation was sulfur dioxide, a gaseous substance with direct and power-
ful phytotoxic and acidifying effects. Since then, sulfur dioxide emissions have been significantly reduced in europe and North 
america, but they continue to grow in east asia along with China’s economic boom. Nitric oxides affect woody plants directly 
by entering through the stomata and indirectly through soil acidification and environmental eutrophication. ozone, in turn, is 
found in photochemical smog and is produced by conversion of its precursors (nitric oxides, organic compounds and carbon 
monoxide). It is a strong oxidizing agent which disrupts various physiological processes, mostly photosynthesis and water use in 
plants, but is also the air pollutant that exerts the most toxic effect on forest ecosystems.
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1. Wstęp

ekosystemy leśne, zajmujące ok. 1/3 powierzchni lą-
dowej świata (Matyssek et al. 2012), stanowią jedną 
z głównych części biosfery. wpływają one na skład i stan 
atmosfery oraz kształtują klimat zarówno w skali regio-
nalnej (lokalnej), jak i globalnej. obecność tych ekosys-
temów, będących łącznikiem między atmosferą i biosferą, 
przyczynia się do krążenia ogromnych ilości materii i prze-
pływu energii w przyrodzie (Noe et al. 2011). lasy, 
obejmujące swoim zasięgiem niemal wszystkie strefy kli-
matyczne, charakteryzują się zarówno dużą zmiennością 
pod względem składu gatunkowego, jak i struktury pio-
nowej i poziomej (Misson et al. 2007). w związku z dużą 
powierzchnią nie mogą być obojętne na zanieczyszczenia 
znajdujące się w powietrzu atmosferycznym, szczególnie 
gazowe (w tym dwutleneku siarki So2, tlenków azotu Nox 
i ozonu troposferycznego o3). zanieczyszczenia te od-
działują na ekosystemy leśne, powodując zaburzenia we 
wzroście drzew (wamelink et al. 2009; liu et al. 2011), 
zmieniając skład gatunkowy czy zwiększając podatność 
na czynniki biotyczne, np. gradacje owadów (paoletti et 
al. 2010). w sposób pośredni gazy kwaśne (So2 i Nox) 
negatywnie wpływają na lasy, poprzez zakwaszenie gleb 

powodują zaburzenia w roztworze glebowym i zmiany 
w dostępności składników pokarmowych (Bytnerowicz 
et al. 2007; wu et al. 2011). obecnie na świecie zwraca 
się coraz większą uwagę na parametry jakości powietrza, 
prowadzi się badania, które mają na celu ograniczenie ne-
gatywnych skutków oddziaływania gazowych zanieczysz-
czeń powietrza na ekosystemy leśne. Istotnym problemem 
jest również możliwość transgranicznego przemieszczania 
się zanieczyszczeń powietrza na dalekie odległości. z tego 
powodu japońskie lasy narażone są na zanieczyszczenia 
pochodzące z azji wschodniej (gbondo-tugbawa, dri-
scoll 2002; Chiwa 2010). w europie w latach 1970–1980 
zwiększona emisja dwutlenku siarki, tlenków azotu 
i pyłu przyczyniła się do katastrofalnych zniszczeń lasów 
w środkowej i północnej części kontynentu, w tym na te-
renie tzw. „czarnego trójkąta”, na pograniczu polski, Cze-
chosłowacji i Nrd. w celu poprawy jakości powietrza 
w regionie podejmowano wiele działań proekologicznych, 
dzięki którym sytuacja uległa znacznej poprawie. efektem 
obniżenia emisji toksycznych związków zanieczyszcza-
jących powietrze było powstawanie nowych powierzchni 
leśnych (Blažková 1996; Szaro et al. 2002; Bytnerowicz et 
al. 2004; Maňkovská et al. 2004; Muzika et al. 2004; puig 
et al. 2008; Solberg et al. 2009; Neirynck et al. 2011).
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2. Dwutlenek siarki (SO2)

emisje dwutlenku siarki i kwaśna depozycja są od kilku 
dekad istotnym problemem dotykającym obszary leśne na 
całym świecie. wpływ tego gazu jest najbardziej znanym 
przykładem bezpośredniego, fitotoksycznego oddziaływania 
na rośliny (warmiński et al. 2005; Bytnerowicz et al. 2007). 
podobnie jak inne gazy So2 należy do abiotycznych czynni-
ków stresowych, powodujących spadki w przyroście bioma-
sy (Noe et al. 2011). w ekosystemach leśnych gaz ten ulega 
depozycji w postaci suchej lub mokrej, oddziałując bezpo-
średnio na aparat asymilacyjny i pośrednio poprzez zakwa-
szenie gleb. Sucha depozycja jest uzależniona od gatunku 
rośliny, struktury liści i składu chemicznego wosków na ich 
powierzchni oraz warunków atmosferycznych. lasy iglaste 
bardziej efektywnie zatrzymują suchy opad w stosunku do 
innych pokryw roślinnych (derome et al. 2004). Natomiast 
mokra depozycja jest wynikiem rozpuszczenia się tego gazu 
w wodzie. wówczas dochodzi do pośredniego oddziaływa-
nia poprzez zakwaszenie gleb. objawia się to spadkiem pH, 
wzrostem stężenia dostępnych form glinu i metali ciężkich 
oraz uszkodzeniami korzeni w sferze mykoryzowej (gbondo
-tugbawa, driscoll 2002). Bezpośrednie fitotoksyczne dzia-
łanie dwutlenku siarki polega na wnikaniu tego gazu przez 
aparaty szparkowe do wnętrza liścia. Szybkość wnikania 
przez szparki uzależniona jest od warunków środowiskowych, 
takich jak: nasłonecznienie, wilgotność oraz temperatura. po 
wniknięciu do komórek dwutlenek siarki tworzy siarczany 
(IV), powodując obniżenie odczynu środowiska i zachwianie 
równowagi oksydoredukcyjnej w tkankach roślin. prowadzi 
to do zaniku chlorofilu, do powstawania zaburzeń w proce-
sie fotosyntezy na poziomie enzymatycznym, w transporcie 
elektronów i w efekcie do zmniejszenia asymilacji Co2 (Jim, 
Chen 2008; Sha et al. 2010). Biochemiczną odpowiedzią na 
So2 są również zmiany w zawartości metabolitów wtórnych, 
w tym związków fenolowych (giertych, karolewski 1993). 
objawami uszkodzeń drzew liściastych są międzyżyłkowe 
nekrozy mające barwę od białej do czarnej oraz liczne chlo-
rozy (jasnozielone plamki) na liściach dojrzałych. Natomiast 
na igłach roślin szpilkowych działania dwutlenku siarki są 
widoczne jako nekrozy o kolorze jasnobrązowym do ciem-
nobrązowego, na ogół z wyraźną granicą z pozornie zdrową 
częścią igły (karolewski 1992; Flagler 1998; warmiński et al. 
2005). w efekcie dochodzi do uszkodzenia liści i ich przed-
wczesnego opadania (Białobok 1989; legge, krupa 2004). 

Na terenach silnie uprzemysłowionych zawartość siarki 
ogólnej w igłach sosny zwyczajnej może wynosić od 0,6 do 
1,0 %, podczas gdy na obszarach, na których nie występuje 
zanieczyszczenie powietrza atmosferycznego zawartość siar-
ki w igłach sosny zawiera się w zakresie od 0,03 do 0,12% 
(grodzińska 1977). w strefie odziaływania obszarów silnie 
zurbanizowanych i uprzemysłowionych wysokie stężenie 
dwutlenku siarki wywołuje szkody wśród roślinności leśnej. 
prowadzone przez wielu autorów badania pozwoliły stwier-
dzić ogólną redukcję przyrostu drzew, obserwowaną jako 
spadek grubości słojów i wysokości drzew oraz morfologicz-

ne uszkodzenia igieł oraz liści (gadzikowski 1980; kawecka 
1981; karolewski 1992; Miś 1995; dincer et al. 2003; Malik 
et al. 2011). dodatkowo piętrowość w lasach prowadzi do 
powstawania gradientów zmiennych czynników środowi-
ska, jak np. prędkość wiatru, dostęp światła czy temperatura. 
Skutkuje to trudnościami w wymieszaniu warstw powietrza 
nad i pod koronami drzew. konsekwencją tego są różnice 
w stężeniach toksycznych substancji gazowych w obrębie 
różnych warstw lasu (Noe et al. 2011). 

3. Tlenki azotu (NOx)

toksyczność tlenków azotu związana jest, jak podaje woźny 
(2004), najprawdopodobniej z niewystarczającą wydajnością 
szlaku redukcji No3

-. zaburzenia w ogólnym metabolizmie 
komórki są efektem obniżenia odczynu cytoplazmy i za-
burzeniami w transporcie jonów. uszkodzenia błon bio-
logicznych, chloroplastów oraz degradacja chlorofilu są 
następstwem działania kwasu azotowego (III) i azotowego 
(V), które powstają z pochłoniętych tlenków azotu na drodze 
przemian chemicznych i biochemicznych (Hu, Sun 2010). 
przez pośrednie oddziaływania tlenków azotu należy rozu-
mieć zakwaszenie gleb i wód tymi związkami, które w wyni-
ku pobierania przez rośliny na drodze pokarmowej wnikają 
do jej wnętrza, przyczyniając się do powstawania uszkodzeń. 
dobre warunki nasłonecznienia powodują szersze otwieranie 
się aparatów szparkowych roślin, co zwiększa intensywność 
przenikania Nox do wnętrza liścia. proces ten potęguje się 
w warunkach dużej wilgotności (Bobbink, lamers 2004). 
Należy mieć na uwadze, że azot jako pierwiastek biogenny 
oddziałuje w różny sposób na ekosystemy leśne. z jednej 
strony jego obecność może zwiększyć wydajność fotosyn-
tezy, a tym samym przyrost biomasy lasów. z drugiej stro-
ny jego wysoka depozycja zmniejsza natężenie oddychania, 
przyspiesza nasycenie azotem obszarów, które już zawierają 
jego wysokie zawartości w glebie oraz zmniejsza osadzanie 
tego pierwiastka na drobnych korzeniach. konsekwencją tego 
jest ługowanie składników odżywczych oraz spadek produk-
cji pierwotnej netto ekosystemów leśnych (litton et al. 2007; 
liu et al. 2011; wei et al. 2012). ocenia się, że sucha depo-
zycja stanowi znaczną część całkowitej depozycji azotu (wu 
et al. 2011). ładunki depozycji związków azotu w lasach są 
zwykle większe niż w przypadku pozostałych ekosystemów. 
Ma to związek z większą aerodynamiczną szorstkością po-
wierzchni leśnych i ich zdolnościami do wychwytywania 
drobnych cząstek. podwyższone odkładanie azotu w lasach 
prowadzi do zakwaszenia i eutrofizacji, przyczyniając się do 
zmian w bioróżnorodności ekosystemów leśnych (Simpson 
et al. 2006). wysoka depozycja azotu może także powodo-
wać zwiększoną podatność na późnowiosenne i wczesnoje-
sienne przymrozki (Matyssek et al. 2012). obecność tlenków 
azotu, jak i glebowych form azotu jest związana z procesem 
sekwestracji węgla, który istotnie dotyczy ekosystemów le-
śnych. Badania prowadzone w europejskich i północnoame-
rykańskich lasach borealnych i umiarkowanych pozwoliły 
stwierdzić kluczową, pozytywną rolę odkładania związków 



403M. Baciak et al. / Leśne Prace Badawcze, 2015, Vol. 76 (4): 401–409

azotu w sekwestracji węgla – następował wzrost produkcji 
pierwotnej netto (wamelink et al. 2009; wei et al. 2012). 
z depozycją azotu w lasach związana jest także architektu-
ra drzew. procesy odprowadzania depozytu przechodzącego 
przez korony drzew (ang. throughfall) oraz spływania tych 
związków z liści, gałęzi i dalej pniem do powierzchni gruntu 
(ang. stemflow) mogą przyczyniać się do zwiększenia szyb-
kości osadzania się związków azotu w glebach. Jednak ma 
to miejsce na obszarach o dużym nasileniu depozycji suchej 
i mokrej azotu. oba procesy zależą od: kształtu liści i ich tek-
stury, gęstości ulistnienia drzew, formy korony, typu opadu, 
jego intensywności i czasu trwania (pelster et al. 2009). ob-
jawami uszkodzeń liści są umieszczone na blaszce liściowej 
pomiędzy nerwami nieregularne plamy brązowo-kremowe  
przechodzące ostatecznie w białe nekrozy. wysokie dawki 
Nox powodują występowanie czerwono-rdzawych nekroz na 
igłach lub odbarwienia igieł (Flagler 1998; karolewski 1998; 
greszta et al. 2002). 

4. Ozon (O3)

ozon troposferyczny, ze względu na silne właściwości 
utleniające, w znaczny sposób negatywnie oddziałuje na 
ekosystemy leśne. obecnie, spośród zanieczyszczeń powie-
trza, ozon stanowi najpoważniejsze zagrożenie dla produkcji 
biomasy roślinnej, w tym także leśnej (Schaub et al. 2005; 
zapletal et al. 2011). Jego podwyższone stężenia (powyżej 
40 ppb) mogą powodować obniżenie zdolności lasów do po-
chłaniania dwutlenku węgla (karlsson et al. 2006). ozon jest 
wtórnym zanieczyszczeniem powietrza. powstaje w wyniku 
reakcji fotochemicznych, przy udziale substancji inicjują-
cych, którymi są tlenki azotu oraz lotne związki organiczne 
(VoC Volatile organic Compounds), w sprzyjających wa-
runkach atmosferycznych (wysoka temperatura i nasłonecz-
nienie). większość krajów europejskich oraz uSa znacznie 
ograniczyły emisję prekursorów ozonu, choć nie oznacza 
to całkowitego uwolnienia się od zagrożeń powodowanych 
przez ozon. Silna industrializacja Indii i Chin powoduje 
stały dopływ prekursorów, które na drodze transgranicznego 
przemieszczania się na dalekie odległości mogą powodować 
powstawanie ozonu w różnych miejscach globu i szkodliwie 
oddziaływać na ekosystemy leśne (Cape 2008). 

Na świecie prowadzone są liczne badania dotyczące fito-
toksycznego działania ozonu. Należy podkreślić, że w polsce 
badania nad wpływem gazowych zanieczyszczeń powietrza, 
w tym również ozonu na rośliny drzewiaste, rozpoczęły się 
stosunkowo wcześnie, bo już w latach siedemdziesiątych 
XX w. (m.in. Białobok, karolewski 1978; karolewski, Bia-
łobok 1979). wykazano wówczas związek między ekspozycją 
na ozon a wystąpieniem widocznych uszkodzeń organów asy-
milacyjnych sosny zwyczajnej (Pinus sylvestris l.), jak rów-
nież modrzewia europejskiego (Larix decidua l.). 

epizody podwyższonych stężeń ozonu w krajach euro-
pejskich i uSa wywołują różne skutki w ekosystemach le-
śnych. Na poziomie fizjologicznym u drzew uszkodzonych 
przez ozon następuje spadek zawartości chlorofilu i przy-

spieszone starzenie się liści i igieł. Inne efekty fizjologiczne, 
takie jak: wzrost natężenia oddychania, zmniejszenie tempa 
fotosyntezy, zaburzenia w asymilacji węgla oraz zakłócenia 
związane z transportem wody i substancji odżywczych po-
między korzeniami a pędami, skutkują spadkiem przyrostu 
biomasy drzew (tjoelker et al. 1995; karnosky et al. 2007; 
augustaitis, Bytnerowicz 2008; Malik et al. 2011; zapletal et 
al. 2011). drzewa rosnące na terenach o silnym zanieczysz-
czeniu ozonem wykazywały zmniejszenie przyrostu grubości 
słojów w porównaniu do drzew pochodzących z mniej zanie-
czyszczonych miejsc (weinstein et al. 2005). 

reakcja ozonu ze strukturami komórkowymi generuje 
reaktywne formy tlenu (H2o2, o2

•−, Ho•, 1o2
•), które powo-

dują denaturację lipidów membranowych i ich peroksydację. 
Stan ten określa się mianem stresu oksydacyjnego (Hunová 
et al. 2010). Morfologicznie zmiany objawiają się powstawa-
niem chlorotycznych plam na powierzchni liści i igieł, które 
szybko przekształcają się w nekrozy. z czasem pokrywają 
one całą powierzchnię liścia, co świadczy o jego całkowitym 
obumarciu (ashmore 2004; Hayes et al. 2007). deformację 
igieł sosny zwyczajnej (Pinus sylvestris l.) połączoną z ich 
anormalnym wzrostem pod wpływem działania ozonu zaob-
serwowali Białobok i in. (1980). 

poza wnikaniem ozonu przez aparaty szparkowe w przy-
padku roślin drzewiastych, możliwa jest także jego ab-
sorpcja przez przetchlinki, znajdujące się w korze dobrze 
ukształtowanych gałęzi. w tym przypadku szkodliwe dzia-
łanie ozonu przebiega podobnie jak w komórkach liści 
(wittmann et al. 2007). 

Fitotoksyczność ozonu istotnie potęgują czynniki meteo-
rologiczne. Należy do nich: wysoka wilgotność powietrza, 
silne nasłonecznienie oraz wilgotność gleby. w ciągu dnia 
i przy optymalnym uwilgotnieniu gleby aparaty szparkowe są 
otwarte, co powoduje zwiększone przenikanie gazów, w tym 
ozonu, do liści. ozon odpowiedzialny jest także za upośle-
dzenie funkcji zamykania aparatów szparkowych, co z kolei 
powoduje nadmierne straty wody poprzez transpirację (wagg 
et al. 2012). prowadzone doświadczenia pozwoliły stwier-
dzić, że zwiększone nawadnianie intensyfikowało proces 
przenikania ozonu przez aparaty szparkowe, czego skutkiem 
było nasilenie widocznych uszkodzeń (karlsson et al. 2007). 

Intensywność fitotoksycznych odpowiedzi roślin drzewia-
stych zależy od ilości zaabsorbowanego ozonu bezpośrednio 
przez aparaty szparkowe, ale jest to parametr nienadający 
się do rutynowych pomiarów monitoringowych. By unik-
nąć tego problemu stosuje się różne wskaźniki ekspozycji. 
Najbardziej znanym i stosowanym wskaźnikiem jest aot40 
(ang. accumulated over a threshold 40 ppb). określa on 
skumulowaną dawkę ozonu powyżej stężenia progowego 40 
ppb (80 μg·m-3). uważa się, że powyżej tego poziomu ozon 
jest toksyczny dla roślin, przy czym szkodliwość jego wzra-
sta proporcjonalnie wraz z czasem ekspozycji. rozważania te 
dotyczą pory dziennej, gdy następuje najbardziej intensywna 
wymiana gazowa przez aparaty szparkowe. dlatego w celu 
obliczenia aot40 należy sumować różnice pomiędzy zmie-
rzonym stężeniem ozonu (średnim godzinowym) a wartością 
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progową. obliczeń dokonuje się dla okresu najbardziej inten-
sywnej wegetacji roślin, uwzględniając godziny pory dzien-
nej i tylko stężenia powyżej 40 ppb. długość dnia i okres 
wegetacji silnie zależy od położenia geograficznego, a dłu-
gość dnia dodatkowo od pory roku, dlatego przy tego typu 
rozważaniach należy je ściśle definiować. Na potrzeby ob-
liczeń aot40 dla celów ochrony lasów przyjmuje się okres 
wegetacji równy 6 miesięcy (od 1 kwietnia do 30 września), 
a dla celów ochrony roślin uprawnych od 1 maja do 31 lipca. 
z kolei pora dzienna to godziny, dla których nasłonecznienie 
jest większe od 50 w·m-2 lub prościej – okres od godziny 
8,00 do 20,00 czasu środkowoeuropejskiego. do celów legi-
slacyjnych przyjęto drugą definicję (gerosa et al. 2007; dy-
rektywa 2008/50/we). 

wartość aot40 jest łatwa do określenia na podstawie 
ciągłych pomiarów ozonu w stacjach monitoringu jakości 
powietrza z wykorzystaniem automatycznych analizatorów 
ozonu (Sicard et al. 2011), jednak coraz częściej wskazuje 
się na jego niedoskonałość w przewidywaniu negatywne-
go wpływu ozonu na roślinność (Fares et al. 2010). Istnieją 
również modele, dzięki którym można oszacować aot40 
na podstawie pomiarów stężenia ozonu, z czasem uśred-
niania 1–2 tygodnie, metodą próbników pasywnych, która 
jest znacznie tańsza niż metody automatyczne (gerosa et 
al. 2007). dlatego też w wielu krajach, mimo swojej niedo-
skonałości, włączono aot40 do prawodawstwa. w tabeli 1 
przedstawiono wartości wskaźnika aot40 otrzymane w ba-
daniach gerosa g. i  in. (2008), Marzuoli i in. (2008), gero-
sa g. i in. (2009) oraz Calatayud V. i in. (2011) z udziałem 
różnych gatunków drzew liściastych w otwartych komorach 
(otC: open-top chamber). podczas eksperymentów określa-
no reakcję roślin na podwyższone wartości ozonu w różnych 
warunkach wilgotnościowych. w tabeli podano wartości 
aot40, przy których wystąpiły pierwsze objawy uszkodze-
nia liści spowodowane działaniem ozonu. prezentowane ba-
dania wykazały, że drzewa rosnące w warunkach wilgotnych 
szybciej reagowały na podwyższone stężenia o3 niż te, które 
rosły w warunkach suchych. Najbardziej wrażliwy na ozon 
okazał się dąb pirenejski (Quercus pyrenaica).

5. Bioindykatory skażenia środowiska

organizmy roślinne wrażliwe na obecność szkodliwych 
związków w powietrzu atmosferycznym określa się mianem 
bioindykatorów (greszta et al. 2002). większość metod mo-
nitorowania biologicznego opiera się na tych organizmach, 
które wykazują skutki zanieczyszczeń środowiska natural-
nego. Bioindykator wskazuje na obecność zanieczyszcze-
nia w powietrzu atmosferycznym poprzez pojawianie się 
typowych symptomów, które nie występują w przypadku 
innych zmian zachodzących w środowisku. organizm może 
reagować specyficznie w odniesieniu do jednego lub wielu 
zanieczyszczeń. rośliny wykorzystywane do indykacji za-
nieczyszczeń powinny być w badanym środowisku szeroko 
rozpowszechnione, dobrze rozpoznane pod względem biolo-
gicznym i ekologicznym, a także być łatwymi do zbierania 

a następnie oznaczania (greszta et al. 2002; wesołowski, ra-
decka 2003). klasyfikacja organizmów jako bioindykatorów 
może być różnorodna. przy określaniu zmian zachodzących 
w środowisku i stanu ich nasilenia bioindykatory dzielimy na 
jakościowe, ilościowe i mieszane. Biorąc pod uwagę wrażli-
wość roślin na zanieczyszczenia, można wykorzystywać je 
jako gatunki wskaźnikowe, monitorujące lub testowe (Faliń-
ska 1997; alloway, ayres 1999; greszta et al. 2002; weso-
łowski, radecka 2003; Merkert et al. 2012). 

wśród roślin wyższych bioindykatorami skażenia śro-
dowiska są zarówno drzewa liściaste, m.in: buk zwyczajny 
(Fagus sylvatica), dąb szypułkowy (Quercus robur), topola 
czarna (Populus nigra), jesion wyniosły (Fraxinus excelsior), 
klon zwyczajny (Acer platanoides), klon jawor (Acer pseudo-
platanus), jak i iglaste: sosna zwyczajna (Pinus sylvestris), 
świerk pospolity (Picea abies), modrzew europejski (Larix 
decidua) czy sosna wejmutka (Pinus strobus). 

w Federalnym Niemieckim Banku próbek Środowisko-
wych (german Federal environmental Sample Bank – eSB) 
z roślin drzewiastych wymienione są: świerk pospolity (Picea 

Tabela 1. Wybrane gatunki drzew i wartości AOT40 w badaniach 
w OTC (open-top chamber)
table 1. Selected tree species and aot40 values in otC research

Gatunek drzewa
tree species

Rok 
badań
year

aot 40 
[ppb ∙ h]

Źródło
Source

Dąb portugalski
Quercus faginea
portuguese oak

2006 28 223

Calatayud 
V. et al. 
(2011)

2007 26 181

Dąb pirenejski
Quercus pyrenaica
pyrenean oak

2006 2883

2007 3720

Dąb szypułkowy
Quercus robur
english oak

2006 26 181

2007 23 367

Topola czarna
Populus nigra
Black poplar

2004
10 227 (a)
11 719 (b) Marzuoli et 

al. (2008)
2005

9541 (a)
13 184 (b)

Buk zwyczajny
Fagus sylvatica
european beech

2004
23 340 (a)
27 552 (b) gerosa 

g. et al. 
(2008)2005

18 793 (a)
24 446 (b)

Jesion wyniosły
Fraxinus excelsior
european ash

2004
23 340 (a)
27 552 (a) gerosa 

g. et al. 
(2009)2005

14 829 (a)
22 703 (b)

Oznaczenia: a – warunki wilgotne, b – warunki suche 
explanations: a – wet conditions, b – dry conditions
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abies), sosna zwyczajna (Pinus sylvestris), buk zwyczajny 
(Fagus sylvatica) oraz topola czarna (Populus nigra Italica). 
w polsce formalnie nie funkcjonuje bank wzorców środowi-
skowych, ale od lat są zbierane próbki środowiskowe do celów 
monitoringu środowiska. przy pomocy gatunków wskaźni-
kowych w naszym kraju przebadano wiele obszarów zagro-
żonych, np.: górny Śląsk czy legnicko-głogowski okręg 
Miedziowy (lgoM). Standardowym gatunkiem wskazywa-
nym przez eSB do badania tego typu ekosystemów lądowych 
w europie może być sosna zwyczajna. Jest to podstawowy ga-
tunek lasotwórczy w polsce i spełnia większość wymagań sta-
wianych przez eSB. Jako bioindykator wykorzystywany, choć 
rzadziej, jest też świerk pospolity ze względu na przebiegającą 
przez polskę granicę jego zasięgu i bardzo dużą podatność na 
zanieczyszczenia (Jaszczak 2003; Merkert et al. 2012)

6. Podsumowanie

współczesne lasy, oprócz naturalnych czynników biotycz-
nych i abiotycznych, podlegają również wpływowi czynników 
antropogenicznych, do których zalicza się m.in. zanieczysz-
czenie powietrza fitotoksycznymi gazami i pyłami. gazowe 
zanieczyszczenia powietrza wpływają przede wszystkim na 
rośliny drzewiaste, obniżając przyrosty biomasy oraz – co 
istotniejsze – obniżają odporność na biotyczne i abiotyczne 
czynniki stresowe. aktualne dane dotyczące poziomów za-
nieczyszczenia powietrza atmosferycznego fitotoksycznymi 
gazami prezentowane są w raportach europejskiej agencji 
Środowiska (eea – european environment agency) (eea 
2015). do najważniejszych gazów fitotoksycznych wystę-
pujących w powietrzu atmosferycznym zalicza się: dwutle-
nek siarki (So2), tlenki azotu (No i No2) oraz ozon (o3). 
dla tych gazów ustanowione są wartości poziomów norma-
tywnych na terenach pozamiejskich, uwzględniające ochro-
nę roślin (tab. 2). 

gazowe zanieczyszczenia powietrza są bardzo dużym 
problemem w skali globalnej. obecność w powietrzu fitotok-
sycznych gazów pogarsza warunki bytowania ekosystemów le-
śnych. w wielu badaniach, a także w naturze zwraca się uwagę 
na reakcję roślin wobec określonych zanieczyszczeń powie-
trza. z jednej strony znajomość objawów i poznanie mecha-
nizmów uszkodzeń pozwala na prowadzenie działań mających 
na celu zmniejszenie niekorzystnego wpływu toksycznych 
substancji na rośliny. z drugiej strony, reakcje charakterystycz-
ne pewnych gatunków roślin na zanieczyszczenia, pozwalają 
na funkcjonowanie i prowadzenie badań monitoringowych. 
Badania te, określane pojęciem bioindykacji, umożliwiają re-
latywnie szybką i tanią analizę środowiska. w związku z tym 
możliwości ochrony środowiska stają się bardziej efektywne, 
a działania profilaktyczne podejmowane są niezwłocznie. 

tlenki siarki i azotu są zanieczyszczeniami pierwotny-
mi, tzn. emitowane są głównie ze źródeł antropogenicznych. 
pochodzenie ozonu w powietrzu jest odmienne, bowiem nie 
jest on bezpośrednio emitowany z żadnych źródeł, a powsta-
je w wyniku przemian fotochemicznych jego prekursorów 
(tlenków azotu, związków organicznych i tlenku węgla). 

dwutlenek siarki i tlenki azotu są gazami wnikającymi 
przez aparaty szparkowe, bezpośrednio upośledzając procesy 
fizjologiczne w liściach, głównie asymilację Co2 i fotosyn-
tezę. poza tym są gazami kwaśnymi, które po rozpuszczeniu 
w wodzie opadów atmosferycznych, przyczyniają się do za-
kwaszenia środowiska. 

w XX wieku największe znaczenie w degradacji lasów 
miał dwutlenek siarki, natomiast obecnie ma ozon. ozon nie 
jest gazem kwaśnym, natomiast charakteryzuje się silnymi 
właściwościami utleniającymi. podobnie jak w przypadku 
innych gazów wnika on do roślin przez aparaty szparkowe. 
ozon powoduje szybkie uszkodzenie komórek przyszparko-
wych, a następnie tkanek odpowiedzialnych za fotosyntezę. 
oprócz bezpośredniego wpływu na fotosyntezę, gaz ten po-
woduje również zakłócenia w gospodarce wodnej roślin, ze 
względu na uszkodzenia aparatów szparkowych. Skutkuje to 
obniżeniem przyrostu biomasy i odporności drzew. obecnie 
uważa się, że spośród zanieczyszczeń powietrza, ozon sta-
nowi najpoważniejsze zagrożenie dla ekosystemów leśnych. 
z tych też powodów w krajach ue stężenia normatywne o3 
ze względu na ochronę roślin są stopniowo obniżane. Jeszcze 
przed 2010 r. wartość dopuszczalna poziomu ozonu wyrażo-
na wskaźnikiem aot40 w polsce wynosiła 24 000 μg∙m-3∙h, 
po 01.01.2010 r. już 18 000 μg∙m-3∙h, a tzw. poziom celu dłu-
goterminowego aot40, który ma być osiągnięty w 2020 r. 
jest równy tylko 6000 μg∙m-3∙h (tab. 2). 
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Tabela 2. Wartości normatywne gazowych zanieczyszczeń powietrza określone ze względu na ochronę roślin obowiązujące w Polsce
table 2. limit values of gaseous pollutants in ambient air for vegetation protection in poland

Substancja
Substance

Rodzaj wartości  
normatywnej

parameter

Wartość 
normatywna

Value

Jednostka 
miary
unit of 
measure

Okres uśredniania  
wyników pomiarowych
period over which mea-
surements are averaged

Termin osiągnięcia 
poziomu substancji 

w powietrzu
date for meeting the target 

valuein ambient air

So2

poziom dopuszczalny
limit value

20 μg∙m-3

rok kalendarzowy i pora 
zimowa (od 1 X do 31 III)

calendar year and winter 
season (from 1 X to 31 III)

2003 r.

Nox
 a) poziom dopuszczalny

limit value
30 μg∙m-3 rok kalendarzowy

calendar year
2003 r.

o3

poziom docelowy 
(jako AOT40) b)

target value (as aot40) b)

18 000c) μg∙m-3∙h
od 1V do 31 VII
from 1V to 31 VII

2010 r.

poziom celu długoterminowego
(jako AOT40) b)

long-term objective
(as aot40) b)

6 000 μg∙m-3∙h
od 1V do 31 VII 

from 1V to 31 VII
2020 r.

Źródło: powyższy wyciąg normatywów opracowano na podstawie rozporządzenia ministra środowiska z dnia 24 sierpnia 2012 r. w sprawie poziomów 
niektórych substancji w powietrzu (Dz.U. 2012 poz. 1031). Rozporządzenie to dokonuje w zakresie swojej regulacji wdrożenia m.in. dyrektywy Par-
lamentu Europejskiego i Rady 2008/50/WE z dnia 21 maja 2008 r. w sprawie jakości powietrza i czystszego powietrza dla Europy (Dz. Urz. UE L 152 
z 11.06.2008, str. 1).
Objaśnienia do tabeli:
a) - suma dwutlenku azotu i tlenku azotu w przeliczeniu na dwutlenek azotu;
b) - Wyrażony jako AOT40, które oznacza sumę różnic pomiędzy stężeniem średnim jednogodzinnym wyrażonym w μg∙m-3 a wartością 80 μg∙m-3, dla 
każdej godziny w ciągu doby pomiędzy godziną 8:00 a 20:00 czasu środkowoeuropejskiego CET, dla której stężenie jest większe niż 80 μg∙m-3; w przy-
padku gdy w serii pomiarowej występują braki, obliczaną wartość AOT40 należy pomnożyć przez iloraz liczby możliwych terminów pomiarowych do 
liczby wykonanych w tym okresie pomiarów;
c) – do 31.12.2009 r. obowiązywała wartość normatywna AOT40 równa 24 000 μg∙m-3∙h (na podstawie uchylonego już rozporządzenia ministra środowiska 
z dnia 6 czerwca 2002 r. w sprawie dopuszczalnych poziomów niektórych substancji w powietrzu, alarmowych poziomów niektórych substancji w po-
wietrzu oraz marginesów tolerancji dla dopuszczalnych poziomów niektórych substancji - Dz.U. 2002 nr 87 poz. 796).
Source: the above limit values were set based on the regulation of the Minister of environment of 24 august 2012 on the concentrations of selected substances 
in ambient air (Journal of laws, 2012, item 1031). the regulation implements the provisions of directive 2008/50/eC of the european parliament and of the 
Council of 21 May 2008 on ambient air quality and cleaner air for europe (oJ l 152/1 of 11 June 2008).
key for the table:
a) – total nitrogen dioxide and nitrogen oxide expressed in units of mass concentration of nitrogen dioxide;
b) – expressed as aot40 which is the sum of the differences greater than 80 µg/m3 between mean hourly concentrations expressed in μg∙m-3 and the value of  
80 μg∙m-3, calculated daily every hour between 8:00 and 20:00 Central european time (Cet); if continuous data are not available in a series of measurements, 
the value of aot40 is multiplied by the quotient of the number of possible measurement dates and the number of measurements performed in that period. 
c) – until 31 december 2009, the aot40 limit was set at 24 000 μg∙m-3∙h (based on the now repealed regulation of the Minister of environment of 6 June 2002 on 
concentration limits of selected substances in ambient air, alert thresholds for selected substances in ambient air and margins of tolerance for selected substances, 
Journal of laws 2002, No. 87, item 796).
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