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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 A zji 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 
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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 T hreshold 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). 

Konflikt interesów

Autorzy deklarują brak potencjalnych konfliktów.

Podziękowania i źródła finansowania

Badania zrealizowano w ramach tematu statutowego Ka-
tedry Toksykologii Środowiska 1019.0834 – Bioindykatory 
w ocenie zanieczyszczeń środowiska przyrodniczego. 
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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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Abstract. The article discusses gaseous air pollutants that have the greatest impact on forest ecosystems. This group of pollutants 
ncludes 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 po-
werful 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.

Keywords: forest degradation, air pollution, ozone, sulfur dioxide, nitric oxides

1. Introduction

Forest ecosystems, which cover about one-third of the
world’s land area (Matyssek et al. 2012), present one of the 
main parts of biosphere. They affect the composition and the 
quality of atmosphere and also shape climate conditions both 
on regional (local) and global scales. The presence of forest 
ecosystems, which serve as the connection between atmo-
sphere and biosphere, influences cycling of large amounts 
of matter as well as energy flow in nature (Noe et al. 2011). 
Forests could be found in almost all climate zones. They are 
very diverse both in their species composition and in their 
vertical and horizontal structure (Misson et al. 2007). Owing 
to the large area covered by forests, they are very sensitive 
to pollutants present in atmosphere, especially gases (inclu-
ding sulphur dioxide (SO2), nitric oxides (NOx) and tropos-
pheric ozone (O3)). Such pollutants affect forest ecosystems 
disrupting growth of trees (Wamelink et al. 2009; Liu et al. 
2011), changing species composition or increasing suscep-
tibility of forests to biotic factors such as insect outbreaks 
(Paoletti et al. 2010). Acid gases (SO2 and NOx) indirectly 

affect forests by acidifying soils, which changes soil fluids 
and influences accessibility of nutrients (Bytnerowicz et al. 
2007; Wu et al. 2011). Currently, around the world, more 
and more attention is paid to air quality parameters. The re-
search is being conducted in order to limit negative effects 
of gaseous air pollutants on forest ecosystems. Cross-bor-
der movement of air pollutants to large distances presents 
another significant problem. Owing to such reasons, Japa-
nese forests are influenced by pollutants originating from 
Eastern Asia (Gbondo-Tugbawa, Driscoll 2002; Chiwa 
2010). In Europe during 1970s and 1980s, increased emis-
sion of sulphur dioxide, nitric oxides and dust resulted in ca-
tastrophic destruction of forests in central and northern parts 
of the continent together with the so-called ‘black triangle’ 
covering the bordering areas of Poland, Czechoslovakia and 
GDR. Large number of environmental projects were imple-
mented in order to improve air quality in that region as a re-
sult of which the situation in the area significantly improved. 
New forest areas emerged as a consequence of decreased 
emissions of toxic air polluting compounds (Blažková 1996; 
Szaro et al. 2002; Bytnerowicz et al. 2004; Maňkovská et 
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al. 2004; Muzika et al. 2004; Puig et al. 2008; Solberg et al. 
2009; Neirynck et al. 2011).

 2. Sulphur dioxide (SO2)

For several decades, emission of sulphur dioxide and de-
position of acids has been presenting a significant problem 
to forest areas around the world. The influence of SO2 is the 
most famous example of direct phytotoxic impact on plants 
(Warmiński et al. 2005; Bytnerowicz et al. 2007). Similar to 
other gases, SO2 belongs to the group of abiotic stress factors 
that cause decline in biomass growth (Noe et al. 2011). In fo-
rest ecosystems, sulphur dioxide can be deposited as dry or 
wet matter directly affecting assimilation system and indirec-
tly through acidification of soil. Dry deposition depends on 
plant species, their leaf structure and wax chemical compo-
sition on their surface as well as atmospheric conditions. Co-
niferous forests more effectively intercept dry deposition in 
comparison to other plant cover (Derome et al. 2004). While 
wet deposition results from dissolving of sulphur dioxide in 
water. That leads to indirect influence of SO2 through acidi-
fication of soils, which is revealed through decreased pH, in-
creased concentration of available forms of aluminium and 
heavy metals as well as damage to mycorrhizal roots (Gbondo
-Tugbawa, Driscoll 2002). Direct influence of sulphur dioxide 
occurs by penetration of gas particles through stomata to leaf 
interior. The speed of penetration through stomata depends on 
environmental conditions such as solar irradiance, humidity 
and temperature. After penetrating leaf cells, sulphur dioxide 
is oxidised to sulphites, which results in decreased leaf pH and 
disturbance of oxidation–reduction balancing in plant tissue. 
That causes loss of chlorophyll, disruption of photosynthesis 
process at the enzymatic level, of electron transportation and 
as a result in the decreased assimilation of CO2 (Jim, Chen 
2008; Sha et al. 2010). Biochemical response to elevated SO2 
levels also includes changes in secondary metabolites levels 
including phenolic compounds (Giertych, Karolewski 1993). 
Symptoms of SO2 injury in broadleaf trees include interveinal 
necrosis indicated by changes in colour from white to black 
as well as multiple chlorosis (light green spots) on mature 
leaves. While on needles of conifers sulphur dioxide injury 
could be seen as light to dark brown necrosis usually having a 
very clear borderline with the healthy part of a needle (Karo-
lewski 1992; Flagler 1998; Warmiński et al. 2005). In the end, 
leaves get damaged and fall off prematurely (Białobok 1989; 
Legge, Krupa 2004).

In the areas with high density of industrial factories, total 
sulphur content in the needles of Scots pine could reach 
from 0.6% to 1.0%, while in the areas with no air pollution, 
sulphur content in pine needles varies between 0.03% and 
0.12% (Grodzińska 1977). In the areas affected by highly 

urbanised and industrialised places, high concentration of 
sulphur dioxide causes damages to forest vegetation. Mul-
tiple research studies of different authors revealed general 
reduction in tree growth observed through the decrease in 
stem diameter and height as well as morphological damage 
of needles and leaves (Gadzikowski 1980; Kawecka 1981; 
Karolewski 1992; Miś 1995; Dincer et al. 2003; Malik et al. 
2011). At the same time, layers of a forest cause variations 
in environmental parameters, such as wind speed, light ava-
ilability or temperature. That hampers mixture of air layers 
above and below tree crowns. As a consequence, different 
concentrations of toxic gas substances could be observed in 
different forest layers (Noe et al. 2011). 

3. Nitric oxides (NOx)

Toxicity of nitric oxides is most likely related to, as it is 
shown by Woźny (2004), inefficiency of nitrate (NO3

−) re-
ductive pathway. Disruption of cell metabolism occurs as an 
effect of lower pH of cytoplasm and disruptions in ion trans-
portation. Nitric acid III (nitrous acid) and nitric acid V, which 
are formed from absorbed nitric oxide as the result of chemical 
and biochemical reactions (Hu, Sun 2010), can damage biolo-
gical membranes and chloroplasts as well as cause chlorophy-
ll degradation. Indirect influence of nitric oxides includes soil 
and water acidification by those compounds, which as a result 
of plant nutrient uptake infiltrate plant interior causing various 
types of damage. Favourable sunlight conditions cause wider 
opening of leaf stomata, which increases intensity of nitric 
oxides penetration into leaf interior. This process intensifies 
in the conditions of high humidity (Bobbink, Lamers 2004). 
It would be important to remember that nitrogen, as a biolo-
gically important chemical element, can have different effects 
on forest ecosystems. From one side, its presence can increase 
photosynthetic efficiency and, therefore, boost forest biomass 
growth. From the other side, high nitrogen deposition redu-
ces respiration rate, accelerates nitrogen saturation in areas 
which already have high amounts of nitrogen in soil as well 
as decreases deposition of nitrogen on small roots. As a result 
of the above processes, leaching of nutrients and decline of 
net production of forest ecosystems can occur (Litton et al. 
2007; Liu et al. 2011; Wei et al. 2012). It is estimated that dry 
deposition presents a significant part of the total nitrogen de-
position (Wu et al. 2011). Deposition loads of nitrogen com-
pounds in forests are usually higher than that in other types of 
ecosystems. It is related to higher aerodynamic coarseness of 
forest areas and their ability to intercept small particles. Incre-
ased nitrogen deposition in forests results in acidification and 
eutrophication, causing changes in biodiversity of forest eco-
systems (Simpson et al. 2006). High nitrogen deposition can 
also lead to increased susceptibility to late spring and early 
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autumn frosts (Matyssek et al. 2012). The presence of nitric 
oxides and soil nitrogen compounds is linked to the process 
of carbon sequestration, which is especially important in case 
of forest ecosystems. The research conducted in European 
and North American boreal and temperate forests allowed 
to state a key positive role of nitrogen deposition in carbon 
sequestration, which is expressed in increased net primary 
production (Wamelink et al. 2009; Wei et al. 2012). Nitrogen 
deposition in forests is also affected by a tree canopy struc-
ture. Throughfall, or the process of transporting deposition 
through tree crowns, as well as nitrogen stemflow, or the flow 
of those compounds from leaves, branches and further down 
the trunk to soil, could increase the speed of deposition of 
nitrogen compounds in soil. However, that could take place 
in areas with higher dry and wet nitrogen deposition. Both 
these processes depend on leaf shape and texture, crown den-
sity and shape, type of precipitation, its intensity and length 
(Pelster et al. 2009).

Symptoms of leaf damage include irregular brown to 
cream stains on a leaf blade between veins which eventually 
change into white necrosis. High amounts of nitric oxides 
result in appearance of rusty-reddish necrosis on needles 
or needle discoloration (Flagler 1998; Karolewski 1998; 
Greszta et al. 2002).

4. Ozone (O3)

Tropospheric ozone, because of its strong oxidation ca-
pabilities, can have a serious negative effects on forest eco-
systems. Currently, compared to other air pollutants, ozone 
presents the biggest threat to plant biomass production, also 
including that in forests (Schaub et al. 2005; Zapletal et al. 
2011). High ozone concentration (above 40 ppb) can cause 
decreased ability of forests to absorb carbon dioxide (Karlsson 
et al. 2006). Ozone belongs to the group of secondary air pol-
lutants. It is formed as a result of photochemical reactions 
involving initial substances such as nitric oxides and volati-
le organic compounds (VOC) under favourable atmospheric 
conditions (high temperature and insolation). The majority of 
European countries as well as the United States considerably 
limited the emissions of ozone precursors. However, it did not 
completely eliminate potential dangers of ozone. High indu-
strialisation of India and China contributes to constant supply 
of precursors that can travel long distances across the borders 
and cause ozone formation in different places of the globe as 
well as harm forest ecosystems (Cape 2008). 

Numerous research projects are conducted around the 
world to study the phytotoxicity of ozone. It would be im-
portant to underline that in Poland, research on influence of 
gaseous air pollutants, which includes effect of ozone on tree 
plants, was started relatively early, that is, in 1970s (a.o. Bia-

łobok, Karolewski 1978; Karolewski, Białobok 1979). At that 
time, they demonstrated a link between ozone exposure and 
appearance of damage on Scots pine (Pinus sylvestris L.) and 
European larch (Larix decidua L.) assimilation organs. 

Increased concentrations of ozone in European countries as 
well as the United States have different effects on forest eco-
systems. At the physiological level, trees damaged by ozone had 
a decline in chlorophyll content as well as more rapid  ageing 
of leaves and needles. Other physiological effects include in-
creased respiration rate, lower photosynthesis rate, disruptions 
of carbon assimilation and transportation of water and nutrients 
between roots and branches, which cause overall decline of tree 
biomass growth (Tjoelker et al. 1995; Karnosky et al. 2007; 
Augustaitis, Bytnerowicz 2008; Malik et al. 2011; Zapletal et 
al. 2011). Trees growing in the areas with high ozone pollution 
showed lower increment of tree trunk compared to trees gro-
wing in less polluted places (Weinstein et al. 2005). 

The reaction of ozone with cell structures produces reac-
tive oxygen species (H2O2, O2

•−, HO•, 1O2
•), which cause de-

naturation of membrane lipids and their peroxidation. This 
process could be described by the oxidation state (Hunová et 
al. 2010). Morphological changes are revealed through ap-
pearing chlorotic stains on the surface of leaves and needles, 
which quickly change into necrosis. With time, such stains 
cover the whole area of the leaf, which indicates its comple-
te dying (Ashmore 2004; Hayes et al. 2007). Deformation of 
Scots pine (P. sylvestris L.) needles along with their abnor-
mal growth under the influence of ozone was observed by 
Białobok et al. (1980). 

Besides infiltration of ozone through stomatal pores in 
case of tree plants, it could also be absorbed by lenticels, 
which are located within bark of well-developed branches. 
In such cases, ozone damage occurs similarly to that in leaf 
cells (Wittmann et al. 2007). 

Phytotoxicity of ozone is significantly affected by meteo-
rological conditions. They include high air humidity, strong 
sunlight as well as soil moisture. During the day and whilst 
having optimal soil moisture content, stomata apertures are 
open, which results in increased gas intake, also including 
ozone, into leaves (Karlsson et al. 2007). Besides that, ozone 
hinders closing functions of stomatal pores, which in turn 
results in over intensive losses of water during transpiration 
(Wagg et al. 2012). Implemented experiments allowed to 
conclude that increased watering intensified ozone infiltra-
tion process through stomatal apertures, which induced vi-
sual damage in plants (Karlsson et al. 2007). 

Intensity of phytotoxic responses of tree plants depends on 
the amount of ozone absorbed directly through stomatal aper-
tures; however, this parameter is not suitable for regular mo-
nitoring measurements. To avoid the above problem, various 
exposure indices are used. The most known and commonly 
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used index is AOT40. It describes ozone accumulated over 
a threshold 40 ppb (80 μg·m−3). It is recognised that above 
this level, ozone is toxic for plants, whilst its toxicity grows 
proportionally to exposure time. This is true for daylight time, 
when the most intensive gas exchange occurs through stoma-
tal pores. Therefore, in order to measure AOT40, differences 
between measured ozone concentration (mean hourly) and 
threshold value are summed. Calculations are done during the 
peak of plant growing season, taking into account daylight 
measurements and only concentrations above 40 ppb. Day 
length and growing season depend on geographical location, 
whilst day length additionally depends on season. So whilst 
doing ozone measurement, they should be clearly defined. 
During AOT40 calculations for the purposes of forest protec-
tion, growing season is assumed to be equal to 6 months (from 
April 1 to September 30), and for the purposes of protection 
of cultivated plants, the growing season used is from May 1 
to July 31. The daylight time is the period when insolation is 
above 50 W·m−2 or more simply the time from 8 in the mor-
ning to 8 in the evening of Central European Time. For legi-
slative purposes, the second definition is used (Gerosa et al. 
2007; Dyrektywa 2008/50/WE). 

AOT40 value is easily estimated based on the continuous 
ozone measurements done in air quality monitoring stations 
using automatic ozone monitors (Sicard et al. 2011). Howe-
ver, more and more often AOT40 deficiencies are pointed 
out in forecasting negative effects of ozone on plants (Fares 
et al. 2010). It is also possible to estimate AOT40 with the 
help of models based on ozone concentration measurements, 
which uses weekly measurements (1–2 weeks) obtained 
from passive samplers. Such method is less expensive than 
automatic measurements (Gerosa et al. 2007). That is also 
why in many countries AOT40, in spite of its weaknesses, is 
used in legislature. Table 1 presents AOT40 values received 
during the studies of Gerosa et al. (2008), Marzuoli et al. 
(2008), Gerosa et al. (2009) and Calatayud et al. (2011) using 
various broadleaf tree species in open-top chambers (OTC). 
During those studies, plant responses to elevated ozone le-
vels in different humidity conditions were described. The 
table presents AOT40 levels at which first symptoms of leaf 
damage caused by ozone were observed. Mentioned studies 
indicated that trees growing in humid conditions responded 
quicker to elevated ozone concentrations than trees growing 
in dry conditions. Pyrenean oak (Quercus pyrenaica) appe-
ared to be the most susceptible to ozone damage.

5. Biological indicators of environmental damage

Plant organisms, which are sensitive to the presence of 
damaging compounds in atmosphere, are called bio-indica-
tors (Greszta et al. 2002). Majority of biological monitoring 

methods are based on such organisms, which indicate the 
presence of pollutants in the natural environment. Bio-in-
dicator shows the presence of pollutants in atmosphere by 
the appearance of typical symptoms, which are not charac-
teristic in case of other changes occurring in the environ-
ment. The organism could react with a specific response in 
case of one or several pollutants. Plants, which are used for 
indication of pollution, should be wide spread for a given 
environment, well studied from a biological and ecological 
point of view and also easily collected and marked (Gresz-
ta et al. 2002; Wesołowski, Radecka 2003). Classifications 
of organisms as bio-indicators could vary. Whilst descri-
bing changes occurring in the environment and the degree 
of their change, bio-indicators are divided into qualitative, 
quantitative and mixed. Taking into account sensitivity of 
plants to pollution, they could be used as indicator species, 
monitors or test plants (Falińska 1997; Alloway, Ayres 1999; 
Greszta et al. 2002; Wesołowski, Radecka 2003; Merkert et 
al. 2012). 

Amongst vascular plants, broadleaf trees can also play 
the role of biological indicators, including European beech 
(Fagus sylvatica), pedunculate oak (Quercus robur), black 
poplar (Populus nigra), European ash (Fraxinus excelsior), 
Norway maple (Acer platanoides), and sycamore maple 
(Acer pseudoplatanus L.), as well as coniferous: Scots pine 

Table 1. Selected tree species and AOT40 values in OTC research

Tree species Year
AOT 40 
[ppb ∙ h]

Source

Quercus faginea
Portuguese oak

2006 28 223

Calatayud 
V. et al. 
(2011)

2007 26 181

Quercus pyrenaica
Pyrenean oak

2006 2883
2007 3720

Quercus robur
English oak

2006 26 181
2007 23 367

Populus nigra
Black poplar

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

al. (2008)
2005

9541 (a)
13 184 (b)

Fagus sylvatica
European beech

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

G. et al. 
(2008)2005

18 793 (a)
24 446 (b)

Fraxinus excelsior
European ash

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

G. et al. 
(2009)2005

14 829 (a)
22 703 (b)

Explanations: a – wet conditions, b – dry conditions
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(P. sylvestris), Norway spruce (Picea abies), European larch 
(L. decidua) and Weymouth pine (Pinus strobus). 

The German Federal Environmental Specimen Bank 
(ESB) stores the following tree species: Norway spruce (P. 
abies), Scots pine (P. sylvestris), European beech (F. sylvati-
ca) and black poplar (P. nigra Italica). In Poland, there is no 
official environmental specimen bank; however, for many 
years, environmental samples are collected for the purposes 
of environmental monitoring. In our country, many polluted 
areas, such as  Górny Śląsk or Legnicko-Głogowski Cop-
per Region, were evaluated based on the indicator species. 
As a standard species recommended by the ESB for the re-
search of such land ecosystems in Europe, Scots pine could 
be used. Pine is a main forest species in Poland. It also im-
plements most of the requirements stated by the ESB. More 
rarely, Norway spruce is used as bio-indicator because of the 
fact that borderline of its distribution is located in Poland 
and also spruce is very sensitive to pollution (Jaszczak 2003; 
Merkert et al. 2012).

6. Summary

In addition to natural biotic and abiotic factors, contem-
porary forests are also affected by anthropogenic factors, 
which include besides others air pollution by phytotoxic 
gases and dust. Gaseous air pollution in the first place affects 
tree plants by decreasing their biomass growth and, what is 
more significant, by reducing their resistance to biotic and 
abiotic stress factors. The reports of the European Environ-
ment Agency (EEA 2015) present up-to-date data on atmos-
pheric air pollution levels by phytotoxic gases. Amongst the 
most important phytotoxic gases found in the atmospheric 
air are sulphur dioxide (SO2), nitric oxides (NO and NO2) 
as well as ozone (O3). Limit values are set for those gaseous 
pollutants for rural areas in consideration with vegetation 
protection (Table 2).

Gaseous air pollution presents a significant problem at 
a global scale. The presence of phytotoxic gases in the air 
worsens growth conditions for forest ecosystems. Many re-
search studies and also field work pay special attention to 
the response of plants to specific air pollutants. From one 
side, familiarity with symptoms and knowledge of damage 
mechanisms help to implement activities that are targeted 
at abatement of damaging impact of toxic substances on 
plants. From  the other side, specific responses of plant spe-
cies to pollution allow the use and implementation of moni-
toring activities. Monitoring research, which is also called 
bio-indication, enables conducting relatively inexpensive 
and quick environmental analysis. Owing to that, protection 
of environment becomes more effective and preventive me-
asures could be undertaken more promptly.

Sulphur and nitric oxides are primary air pollutants, 
which are emitted mainly from the anthropogenic sources. 
The sources of ozone in atmosphere vary, as ozone is not 
directly emitted from any sources, but it is formed as a re-
sult of photosynthetic reactions of its precursors (nitrogen 
oxides, organic compounds and carbon dioxide).

Sulphur dioxide and nitric oxides are the gases that enter 
the plants through their stomatal apertures, and directly af-
fecting physiological processes in leaves, mainly CO2 as-
similation and photosynthesis. Besides that, they are acid 
gases, which after dissolving in water from atmospheric pre-
cipitation engage in acidification of the environment.

in the 20th century, sulphur dioxide played the biggest 
role in forest degradation, whilst currently ozone took its 
place. Ozone is not an acid gas, whilst it has very strong 
oxidation potential. Similar to other gases, ozone enters 
plants through their stomatal pores. it quickly damages 
cells lying in close proximity to stomatal openings and 
later affects tissues responsible for photosynthesis. Besi-
des its direct influence on the process of photosynthesis, 
ozone also causes disruptions to plant’s vascular system 
because of damages caused to stomatal pores, which result 
in the decrease of biomass growth and resistance of trees. 
it is currently acknowledged that amongst air pollutants, 
ozone presents the most significant danger for forest eco-
systems. Owing to such reasons in the eU countries, ozone 
concentration limits in the interest of plant protection are 
being gradually decreased. if before 2010 in Poland, the 
value acceptable for ozone level expressed by the aOt40 
index was 24,000 μg∙m−3∙h, after January 1, 2010, it was 
decreased to 18,000 μg∙m−3∙h, whilst the long-term AOT40 
goal, which should be achieved by 2020, is equal to only 
6,000 μg∙m−3∙h (Table 2). 
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