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Filtrace odpadní vody přes vrstvu vermikompostu za 
účelem odstranění mikropolutantů 

Souhrn 

Aktuálním tématem, kterému je věnována značná pozornost, je přítomnost residuí 
farmak a látek hormonální povahy jakožto mikropolutantů v odpadních vodách. Tento 
problém je důsledkem zvyšující se úrovně lidského života, spojené s vyšší spotřebou léčiv a 
prostředků osobní potřeby. Léčiva jsou vylučována močí a stolicí v metabolizované i 
nemetabolizované formě do odpadních vod. Na standardních čistírnách odpadních vod jsou 
látky odstraňovány různými mechanismy a s odlišnou účinností, avšak ne ve zcela dostatečné 
míře. Cílem této práce je posoudit možnosti využití filtrace synteticky připravené odpadní 
vody přes vrstvu vermikompostu za účelem odstranění vybraných mikropolutantů spadajících 
do kategorie léčiv a prostředků osobní potřeby. 

Použitá synteticky připravená odpadní voda obsahovala sedm vybraných 
mikropolutantů. Vzorky, které prošly jednotlivými veimifiltračními systémy, byly odebrány a 
zanalyzovány pomocí kapalinové chromatografie v Mikrobiologickém ústavu A V ČR. Byly 
použity čtyři varianty reaktorů, první reaktor obsahoval vermikompost včetně žížal (Rl), 
druhý rektor obsahoval samotný nijak neupravený vermikompost (R2), třetí reaktor obsahoval 
sterilizovaný vermikompost (R3) a čtvrtý reaktor (referenční reaktor) neobsahoval vrstvu 
vermikompostu (R4). Kromě výsledků účinností odstranění vybraných mikropolutantů 
v reaktorech byly stanoveny hodnoty pH a obsah rozpuštěného kyslíku, CHSK, veškeré látky 
a veškeré organické látky. 

Výsledky účinností odstranění mikropolutantů v reaktorech ukázaly dobré odstranění 
triclosanu, ibuprofenu a bisphenolu A. Triclosan byl nejlépe odstraněn za pomoci žížal 
v reaktoru R l súčinností od 78 do 100 %, kde účinnost 100 % měla nejdelší trvání 
v porovnání s ostatními způsoby odstraňování dané látky. Ibuprofen byl účinně odstraněn za 
pomoci žížal v reaktoru R l při naměřených hodnotách v rozmezí 62 až 100 %, dále aktivitou 
mikroorganismů súčinností 67 až 100 % a sorpcí na sterilizovaný vermikompost o 
účinnostech od 45 do 100 %. Nejúčinnější odstranění bisphenolu A bylo zaznamenáno 
v reaktoru R l za pomoci žížal v rozsahu hodnot 59 až 100 % a pomocí mikrobiální aktivity 
v rozmezí hodnot od 60 do 100 %. Naopak ke špatnému odstranění docházelo v případech 
polutantů jako hydrochlorothiazid a carbamazepin. 

Ze zaznamenaných hodnot účinností vyplývá, že největší potenciál pro odstraňování zde 
uvedených mikropolutantů má reaktor R l s vermikompostem pomocí žížal. Slibně vypadají i 
účinnosti odstranění mikropolutantů pomocí mikrobiální aktivity v reaktoru R2. Pro nakládání 
s odpadními vodami obsahujícími pestrou škálu mikropolutantů se však tyto metody 
odstranění jeví jako neefektivní a v průběhu času mají vysoké rozdíly v účinnosti. 
Vermifiltrace však může být potenciálně vhodnou metodou pro odstranění kontaminace 
konkrétních polutantů. 

Klíčová slova: mikropolutanty, vermikompost, vermifiltrace, odpadní voda, sorpce, 

mikrobiální rozklad, žížaly 





Filtration of Wastewater through Vermicompost Layer for 
Micro-pollutants Removal 

Summary 

A current topic that is receiving significant attention is the presence of residues of 
pharmaceuticals and personal care products as micropollutants in wastewater. This problem is 
a consequence of the standard of human life, associated with higher consumers of medicines 
and personal care products. Medicines are excreted in urine and faeces in a metabolized and 
non-metabolized form into waste water. In standard wastewater treatment plants, substances 
are removed by various mechanisms and with varying efficiency, but not entirely to a 
sufficient extent. The aim of the diploma thesis is to assess the possibilities of using filtration 
of synthetically prepared wastewater through a layer of vermicompost in order to remove 
selected micropollutants falling into the category of pharmaceuticals or personal care 
products. 

The synthetically prepared wastewater used contained seven selected micropollutants. 
Samples that passed through individual vermifiltration systems were collected and analysed 
using liquid chromatography at The Institute of Microbiology of the CAS. Four variants of 
reactors were used, the first reactor contained vermicompost including earthworms (Rl), the 
second reactor contained untreated vermicompost alone (R2), the third reactor contained 
sterilised vermicompost (R3) and the fourth reactor (reference reactor) without contain a layer 
of vermicompost (R4). In addition to the results of the removal efficiency of selected 
micropollutants in the reactors, the values of pH and content of dissolved oxygen, COD, total 
solid and organic solid. 

The results of micropollutant removal efficiency in the reactors showed good removal 
of triclosan, ibuprofen and bisphenol A. Triclosan was best removed by earthworms in reactor 
R l with efficiencies ranging from 78 to 100 %, where 100 % efficiency had the longest 
duration compared to other removal methods. Ibuprofen was launched using earthworms in 
reactor R l with measured values in the range of 62 to 100 %, further by the activity of 
microorganisms with an efficiency of 67 to 100 % and sorption onto sterilized vermicompost 
with an efficiency of 45 to 100 %. The most efficient removal of bisphenol A was recorded in 
reactor R l with the help of earthworms in the range of values from 59 to 100 % and with the 
help of microbial activity in the range of values from 60 to 100 %. Conversely, poor removal 
occurred for pollutants such as hydrochlorothiazide and carbamazepine. 

From the recorded efficiency values, it follows that reactor R l with vermicompost using 
earthworms has the greatest potential for removing the micropollutants mentioned here. The 
effectiveness of removing micropollutants using microbial activity in reactor R2 also looks 
promising. However, for the management of waters containing a wide range of 
micropollutants, these removal methods appear to be inefficient and have high differences in 
effectiveness over time. Vermifiltration maybe a potentially suitable method for removing 
contamination of specific pollutants. 

Keywords: micropollutants, vermicompost, vermifiltration, wastewater, sorption, microbial 
decomposition, earthworms 
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1 Úvod 
Léčiva a produkty osobní potřeby, jakožto chemické látky sloužící k prevenci, léčbě 

nemocí a zvyšující kvalitu života, se kvůli nadužívaní dostávají do životního prostředí ve stále 
vetší míře (Abraham 2010; Morgan 2006; Phoon et al., 2020). Tyto látky se dostávají do 
odpadní vody exkrecí lidského těla, v metabolizované i nemetabolizované formě. Účinnost, 
které dosahují současných čistíren odpadních vod (COV) při odstranění těchto 
mikropolutantů, není dostačující, protože látky mají negativní vliv na živé organismy již 
v nízkých koncentracích (Daughton et al.,1999; Reis et al. 2019). To je důvodem, proč je 
potřeba hledat a dávat prostor jiným a pokročilejším technologiím. 

Studie o vermikompostování ukazují, že mikroorganismy ve spolupráci s žížalmi dokáží 
účinně odstranit určité mikropolutanty (Zeb et al., 2020). Proto se jako vhodná metoda pro 
ověření účinnosti eliminace reziduí léčiv jeví filtrace přes biologickou vrstvu vermikompostu 
(tzv. vermifiltrace), která se využívá při čistění odpadních vod (Singh et al., 2017). 

Cílem diplomové práce je posouzení účinnosti odstranění sedmi mikropolutantů za 
pomocí filtrace přes vrstvu vermikompostu. Volba mikropolutantů spadající do skupiny léčiv 
a prostředků osobní potřeby představuje nejčastěji se vyskytující látky v odpadních vodách. 
Reč je o ibuprofenu, carbamazepinu, diclofenaku, hydrochlorothiazidu nebo triclosanu, 
sulfapyridin a bisphenol A . Každá látka má jinou chemickou strukturu a tudíž rozdílné 
fyzikálně-chemické vlastnosti, a proto je nutné pro eliminaci každé z nich použít odlišný 
mechanismus. Zvolené varianty reaktorů posoudí jednotlivé způsoby odstranění residuí léčiv. 
Reaktor s obsahem vermikompostu se žížalami zohlední aktivitu žížal, reaktor bez žížal poté 
mikrobiální aktivitu, model se sterilizovaným vermikompostem sorpční schopnost a reaktor 
bez jakéhokoliv vermikompostu ověří účinnost biologických vrstev u předchozích reaktorů a 
možnost adsorpce na anorganickou vrstvu písku a štěrku. 
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2 Vědecká hypotéza a cíle práce 
Cílem diplomové práce je posoudit možnost využití vermikompostu vznikajícího při 

vermikompostování substrátu obsahujícího čistírenský kal za účelem odstranění 
mikropolutantů z odpadních vod specifického složení. 

Hypotézy diplomové práce: 
1. Filtraci přes vrstvu vhodného vermikompostu je možno využít za účelem eliminace 

různých mikropolutantů z odpadních vod. 
2. Sledované mikropolutanty budou z testované vody odstraňovány fyzikálně-

chemickými procesy (zejména sorpcí), mikrobiálním rozkladem a v rámci aktivity žížal 
žijících ve vermikompostu. 

3. Efektivita jednotlivých mechanismů odstraňování sledovaných mikropolutantů se 
bude pro jednotlivé mikropolutanty lišit. 
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3 Literární rešerše 

3.1 Léčiva a prostředky osobní potřeby 

PPCP (Pharmaceuticals and personal care products) představuje akronym zahrnující 
poměrně různorodou skupinou chemikálií využívaných v humánní a veterinární medicíně. 
Skupina se rozděluje na dvě hlavní skupiny (viz. Tabulka 1): 

• Léčiva-látky nebo jejich směsi, které jsou určené k příznivému ovlivnění zdraví 
lidí nebo zvířat 

• Prostředky osobní péče (PCP) - jde většinou o látky zvyšující životní úroveň 
lidí, patří sem např. kosmetika, vůně, přípravky k péči o pokožku a chrup nebo 
přípravky sloužící k ochraně před hmyzem či sluncem. 

Tabulka IVybraná léčiva a prostředky osobní potřeby (PPCP) - (Ellis 2006) 

Léčiva 

Veterinární a humánní 
antibiotika 

Trimethoprim, erythromycin, lincomycin,sulfamethoxazol, 
chloramfenikol, amoxicilin 

Analgetika a 
protizánětlivé léky 

Ibuprofen, diclofenac, denoprofen, acetaminofen, kyselina 
acetylsalicylovä, fluoxetin, ketoprofen, Indometacin, paracetamol 

Antidepresiva Diazepam, karbamazepin, primidon, salbutamol 
Regulátory tuků Clobridin, bezafibrat, kyselina fenofibrovä, etofibrat, gemfibrozil 
p- b lokátory metoprolol, propranolol, timolol, Sotalol, atenolol 
Kontrastní média pro 
rentgeny 

ioprimid, iopamidol, diatrizoat 

Steriory a hormony Estradiol, estron, estriol, diethylstilbestrol 
Prostředky osobní péče 

Vůně Nitro, polycyklické a makrocyklické mošusy, ftaláty 
U V-filtry benzofenon, methylbenzyliden, camphor 
Repelenty proti hmyzu N, N-diethyltoluamid 
Sufraktanty Alkylbenzen sulfonáty, ethoxysulfáty, alkyl sulfáty 
Antiseptika Triclosan, triclosarban, hexachlorofen 

Jelikož se PPCP vyskytují v životním prostředí ve velmi nízkých koncentracích 
(ng- ug/l),lze je řadit mezi mikropolutanty. 

Důvodem, proč je těmto látkám dopřávána pozornost, jsou potenciální nežádoucí 
účinky pro lidstvo a přírodní ekosystémy - viz. Obrázek 1. 
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Obrázek IPotenciálnínežádoucí účinky PPCP na lidi a ekosystémy (Kujawska et. al., 2022) [1] 

Významné postavení mají antibiotika (ATB), která jsou rozsáhle používaná jak ve 
veterinární tak humánní medicíně je příčinou podstatného problému, jako je tvorba a šíření 
bakteriální odolnosti (rezistence), právě vůči antibiotikům. To je pochopitelně značně 
nežádoucí pro účinnou prevenci a zejména léčbu infekčních onemocnění různého charakteru, 
která jsou způsobena patogenními organismy(Kujawska et. al., 2022; Ebele et al., 2017; 
WHO, 2015). 

PPCP se mohou v životním prostředíakumulovat. Ačkoliv mnoho léčiv nebo prostředků 
osobní potřeby je do vodního prostředí vypouštěno v nízkých koncentracích, nevykazují tak 
toxické účinky,při hromadění mohou vznikat směsi, které společně zvyšují toxicitu. Například 
karbamazepina kyselina klofibrovávykazují daleko silnější účinek na Daphniamagna v 
kombinaci, než-li samostatně (Cleuver, 2003; Thorpe et. al., 2001;Godoy et. al., 2017; 
Swiacka et.al, 2020; Cleuvers, 2008). 

Za zmínku také stojí, že přítomnost léčiv a prostředků osobní potřeby ve vodním 
prostředí má schopnost narušit endokrinní systémy, což způsobí nepříznivé účinky na 
organismus a jeho potomstvo. Za tento problém jsou zodpovědné látky, které jsou, dle 
Světové zdravotnické organizace (WHO-World Health Organization) označovány jako 
endokrinní disruptory (ED). S jejich výskytem ve vodním prostředí je spojena tzv. feminizace 
samců ryb, to je rozvoj sekundárních pohlavních znakův důsledku hormonální poruchy 
(Kujawska et. al., 2022; Wielogorska et. al., 2015; Zhongming et. al., 2010). 

3.1.1 Endokrinní disruptory (ED) 

Dle EPA (Environmental Protection Agency) jsou endokrinními disruptory látkynebo 
směsi látek, které narušují endokrinní systém. K narušení dochází tím, že dojde k napodobení 
přirozeného hormonu, což vede k oklamání těla - například k produkci inzulínu, když to není 
potřeba. Mezi nežádoucí mechanismy účinku endokrinních disruptorů patří např. narušení 
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produkce, transportu, uvolnění, metabolismu či působení nebo eliminace přirozených 
hormonů v těle (Kavlock et. al., 1996; Ankley et. al., 1997). 

Skupina těchto látek je velmi různorodá. Jde o látky jak přírodního původu, tak o uměle 
vytvořené látky, se kterými se setkáme v průmyslu. Patří sem skupiny plastů, jejímž 
zástupcem je bisphenol A, těžké kovy jako je rtuť, rozpouštědla a další (Kumar et. al., 2020). 
Dalším významným zdrojem kontaminace životního prostředí a zejména odpadních vod je 
hormonální antikoncepce (Mendes 2002). 

v 

3.2 Odstranění léčiv na mechanicko-biologických COV 

Většina odpadních vod putuje kanalizační sítí do městské čistírny odpadních vod 
(COV). Jelikož tyto typy COVnebyly primárně navrženy a konstruovány pro zachycení a 
vyčištění léčiv a endokrinních disruptorů, tak účinnost odstranění těchto látek je mnohdy 
velmi nízká (Kotyza et al. 2009). 

Většina COV funguje na mechanicko-biologickém principu čištění odpadních vod 
(OV) což vychází z procesu samočistení, který probíhá v přírodních tocích (Švehla et al. 
2007). 
V prvním stupni, které se skládá z předčištění a mechanického čištění, je surová odpadní voda 
zbavenanerozpuštěných nečistot a v druhém stupni (biologické čištění) dochází k odstranění 
zejména rozpuštěných organických látek. Jak je vidět na obrázku č. 2 - první stupeň v sobě 
zahrnuje předčištění, tedy OV prochází přes lapák štěrku, česle a lapák písku a následně pak 
prochází přes usazovací nádrž, kde dochází k sedimentaci jemných lehčích pevných částic. V 
primární části vzniká tzv. primární kal, kde lze léčiva odstranit pomocí sorpčního 
mechanismu. Druhý stupeň biologického čištění OV je na většině komunálních COV řešen 
aktivačním procesem. Aktivační proces je aerobní způsob čištění OV, který probíhá uvnitř 
aktivační nádrže, za pomocimikroorganismů obsažených v aktivovaném kalu. Aktivovaný kal 
je směsnou kulturou mikroorganismů (bakterií, hub, kvasinek, prvoku atd.) a dále koloidní ch 
a adsorbovaných suspendovanýchlátek z OV. Oddělení biomasy aktivovaného kalu od 
vyčištěné OV probíhá v dosazovací nádrži, která je nedílnou součásti aktivačního procesu. 
Přebytečný aktivovaný kal, který je také označován jako sekundární kal je dále v kalovém 
hospodářství samostatně, nebo společně s primárním kalem, zahušťován a dále zpracován. V 
biologické části C O V lze léčiva zachytit a odstranit sorpčním mechanismem na aktivovaný 
kal nebo biodegradací.V některých případech je zařazeno ještě terciální čistění, které má za 
úkol dočistit a zbavit OV zbylého znečištění. Dočištění může být zásadní stupeň při 
odstranění mikropolutantů(Kotyza et al., 2009; Pošta et al., 2005; Švehla et al., 2007). 
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Obrázek 2 Schéma mechanicko-biologické ČOV (Švehla et al. 2007) 

Vedie klasických procesu v komunálních ČOV viz. popsáno výše, existují i další 
procesy, které vedou k eliminaci a vyčistění O V od léčiv. Jednou z možností je využití 
granulovaného nebo práškového aktivního uhlí, tedy procesu založenéhoopět na sorpčním 
mechanismu. Výhodou využívání aktivního uhlí je jednoduchost, ale nevýhodou je 
ekonomická náročnost. Adsorpcí na aktivní uhlí dochází zejména k odstranění organického 
znečištění nepolárního charakteru (Kotyza et al. 2009). Další relativně progresivní metodouje 
membránová separace, kdy základem je polopropustná membrána, která zachycuje částice na 
základě velikosti a tvaru (Baker 2012). K odstranění léčiv se využívá zejména nanofiltrace 
nebo reverzní osmóza, které patří mezi tlakové membránové procesy (Baker 2012; Purkait 
and Singh 2018). Membránové metody jsou vhodné zejména při odstranění nízkých 
koncentrací xenobiotik, ale využívají se spíše při úpravě pitných vod (Kotyza et al. 2009). 
Pokročilé oxidační procesy jsou také cestou k odstranění léčiv z OV. Při tomto procesu se 
využívá generování hydroxylových radikálů, které oxidací narušují odolné struktury 
chemických vazeb jednotlivých léčiv. Jako nej častější oxidanty se využívají kyslík, ozon nebo 
plynný chlor (Kotyza et al. 2009; Úterský 2021). 

3.3 Vermifiltrace 

Vermifiltraceby měl být aerobní způsob čištění odpadních vod, avšak nevzniká při 
tomto procesu velké množství kalu jako u konvenčních aerobních způsobů čistění OV 
(Krishnasamy et al. 2013; Kumar et al. 2014). Technologie patří mezi přírodní alternativy v 
decentralizovaném systému čištění domácích a průmyslových OV pro malé a vzdálené 
lokality. Jde o energeticky nenáročnou technologii, tedy je to extenzivní způsob, který není 
závislý na trvalé dodávce elektrické energie. Díky žížalám, které jsou zabudované v samotné 
vrstvě vermifiltru, dochází ke stimulaci a urychlení mikrobiálního rozkladu organických látek 
(Sinha et al. 2008a). Zajímavým přínosem vermifiltrace je schopnost podpořit a posilovat 
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bakteriální flóru, která napomáhá ke snížení patogenů v systému samotném (Li et al. 2008; 
Sinha et al. 2008a). 

3.3.1 Mechanismus 

Obecná základní struktura vermifiltační jednotky se skládá z přívodu O V do systému, 
filtrační vrstvy a odtoku OV (viz. obr. 3). Filtrační lože se skládá z vermikompostu včetně 
žížal, což lze klasifikovat jako organickou/biologickou část, a poté z anorganické části-
představující vrstvu písku a štěrku (Domínguez 2004; Singh et al. 2017). 

písek a štěrk 

vermikompost 
+ žížaly 

Obrázek 3 Schéma vermifdtračníjendotky 

Vermifiltrace funguje zejména na základě dvou hlavních mechanismů. Důležitou funkci 
má samotná vrstva vermikompostu jako takového a druhou významnou roli zde hrají žížaly. 
Kombinace mechanismů je podstatná při čištění O V. Vermikompostová vrstva je zdrojem 
potravy pro žížaly a pochopitelně výrazně ovlivňuje odstranění znečišťujících látek z OV. 
Vermikompost odstraňuje znečištění pomocí sorpčního mechanismu. Dochází k zachycení 
pevných částí z OV, což dává opět příležitost žížalám, aby tyto látky zkonzumovaly a 
vyloučily ve změněné formě (Sinha et al. 2008a; Zhao et al. 2010). Látky rozpuštěné ve vodě, 
systémem putují jsou adsorbovány a rozloženy kombinací mikrobiologické aktivity, 
enzymatického působení a aktivity žížal (Arora et al. 2014a). 

Žížaly způsobují mikrobiálnídegradaci látek, protože ve svém střevě hostí miliony 
mikroorganismů (Singleton et al. 2003; Singh et al. 2020). Rozložení pevných látek na menší 
částice v důsledku aktivity žížal pomáhá k urychlení mikrobiální aktivity, zvýšení povrchu a 
pórovitosti filtračního lože (Komarowski 2001; Sinha et al. 2008a; Wang et al. 2011). 
Přeměna nerozpustných organických látek na jejich rozpustnou formu je další přínos žížal, 
jelikož jsou látky pak biologicky dostupné a lépedegradovatelné (Goswami et al. 2016; 
Sahariah et al. 2015; Singh et al. 2017). Žížala dobře provzdušňuje systému, jelikož tvoří ve 
vrstvě malé nory, to je bez pochyby další podporou v účinném fungování aerobního systému 
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(Sinha et al. 2002). Slizovité výměšky, které do půdy žížala přináší, obsahují enzymy 
napomáhající k mineralizaci znečišťujících látek obsažných v OV (Arora et al. 2014b; 
Goswami et al. 2014). Slizovitý výměšek (hlen), pomáhá udržovat správný poměr C:N, což 
zvyšuje biochemickou aktivitu a vytváří dobré prostředí pro bakterie podílející se na rozkladu 
látek (Wang et al. 2011). 

3.3.2 Charakteristika filtrační vrstvy 

Filtrační vrstva výrazně ovlivňuje dobu zdržení látek, která je podstatná pro rozklad 
látek a ekosystém žížal (Singh et al. 2017). U filtrační vrstvy je důležité brát v potaz 
hydraulickou propustnost a adsorpční kapacitu média. Pokud je hydraulická propustnost 
vrstvy ve špatném stavu (je neprůchozí), může docházet k ucpání systému, což vede k 
nedostatečné účinnosti (Grace et al. 2016). Pro zvýšení mikrobiální aktivity, by měla vrstva 
obsahovat dostatek organických látek. Pro zachování a podporu poréznosti je vhodný 
přídavek např. pelet, listů či menších oblázků. Podstatné je, aby náplň vermifiltrační jednotky 
neobsahovala toxické kovy, kvůli citlivosti žížal na tyto látky (Calheiros et al. 2012; Tripathi 
and Bhardwaj 2004). Volba filtrační výplně je důležitá pro kondici žížal, části s příliš ostrými 
hranami mohou žížaly totiž poranit a nevytvářet tak bezpečné prostředí pro jejich pohyb a 
život jako takový (Yang and Zhao 2008). 

Důležitým parametrem je i hloubka filtrační vrstvy. Obecně bylo vypozorováno, že čím 
vyšší je vrstva média, tím je aktivita žížal nižší. Při větší hloubce, může docházet k menšímu 
provzdušnění a v prostředí mohou vznikat anaerobní oblasti, kam se nedostává kyslík (Jiang 
et al. 2016; Wang et al. 2014). Aktivita a růst žížal je v takovém případě nižší (Jiang et al. 
2016; Taylor et al. 2003). Ideální účinná hloubka pro čištění OV se pohybuje okolo 40 cm 
(Nie et al. 2015). 

3.3.3 Žížaly 

Druhy žížal, které jsou nej vhodnější pro vermifiltraci OV jsou uvedeny v tabulce 2, 
nejznámějším druhem z tohoto výčtu je Eiseniafetida (Edwards 2004; Singh et al. 2017). 
Zmíněným druhům prospívá velmi vlhké až podmáčené prostředí, konkrétně pak 
Eiseniafetida má ráda život v prostředí částečně rozložených odpadů (Edwards 2004). 

Tabulka 2 Seznam vybraných žížal vhodných pro vermifiltraci (Singh et al. 2017) 

Druh žížal Průměrná váha 
Eiseniafetida 0,6 g (Wen et al. 2004) 
Perionyxsansibaricus 0,7 g (Suthar 2007) 
Lumbricusrubellus 1,6 g (Ma 1984) 

Eudriluseugeniae 1,85 g (Deepthi et al. 
2021) 

Eiseniahortensis 1,5 g (Kiyasudeen et al. 
2016) 

Výše uvedené druhy žížal jsou charakteristické zejména tím, že dokáží pozřít vetší 
množství půdy než většina druhů, čímž i jejich výměšek je větší a tedy je i větší podpora 
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mikrobiální populace a dochází k účinnější degradaci látek (Binet et al. 1998; Hughes et al. 
2005; Singh et al. 2017; Wang et al. 2010). 

Pro optimální funkci vermifiltrační jednotky je důležitá i koncentrace žížal, avšak 
stanovit přesné množství žížal není snadné a příliš studií se touto problematikou nezaobírá. 
Určitou roli hraje velikost jednotlivců. Pochopitelně větší žížaly mají výrazně větší nároky na 
příjem, než-li menší jedinci. Některé studie nepozorují významný vliv v množství žížal ve 
vermifiltru, jiná studie zase optimální hustotu udává přibližně kolem 12,5 g žížal na 1 1 
filtrační lože (Li et al. 2013; Nie et al. 2015; Singh et al. 2017; Xing et al. 2010; Xu et 
al.2014). 

3.3.4 Výhody a nevýhody 

V porovnání s běžnými biologickými systémy čištěníOV, má vermifiltrace řadu výhod. 
Přínosem jsou nízké investiční i provozní náklady (Singh et al. 2020; Xing et al.2005). Během 
procesu nevzniká velké množství kalu a zejména díky žížalám systém nezapáchá (Singh et al. 
2017; Singh et al. 2020). 

Jako každá technologie má vermifiltrace i svá úskalí a omezení. Většina systémů je stále 
provozovánav laboratorním měřítku. Může docházet k ucpání vermifiltru, hloubka vrstvy je 
omezená a při vyšší míře rozmnožování žížal dochází k nedostatku potravy nebo prostoru pro 
jejich život (Singh et al. 2020). Nelze do systému přivádět a následně čistit OV s velkým 
obsahem NaCl, protože taková OV je pro žížaly významně toxická (Hughes et al. 2008). Dále 
žížalám neprospívá sluneční světlo, proto je potřeba vermifiltrační jednotku umisťovat mimo 
dosah slunečního záření (Singh et al. 2020). 

3.4 Základní mechanismy odstranění léčiv 

3.4.1 Sorpce 

Sorpce probíhá v zásadě dvěma hlavními mechanismy- adsorpcí a absorpcí. Adsorpce 
funguje na principu elektrických interakcí kladně nabité skupiny látky a záporně nabitého 
povrchubiomasy či mikroorganismů. Při absorpci spolu interagují hydrofilní části látky 
(alifatické a aromatické skupiny) s lipofilními skupinami biomasy nebo buněčnou 
membránou mikroorganismů (Ternes et al. 2004a,b; Zhang 2019). 

Distribuční koeficient Kd(sorpční koeficient) je definován (viz. rovnice 1) jako podíl 
hmotnostní koncentrace látky sorbované na pevnou fázi - C s (mol.kg"1) a objemové 
koncentrace látky rozpuštěné ve vodné fázi - C w (mol.dm"3) (Zamakhaeva 2019). 

Kd = ^ (dm3 • kg-1) l\l 

Účinnost sorpce na kal, což je u sorpce sloučenin v OV stěžejní sorbent, vyjádřena 
pomocí log Kdje v tabulce 3 (Joss et al. 2005; Ternes et al. 2004a). 
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Tabulka 3 Klasifikace sorpce dle Kd (Joss et al. 2005; Ternes et al. 2004a) 

logK d <2,7 zanedbatelná schopnost sorpce 
logK d >2,5 vysoká schopnost sorpce 

Rozdělovači koeficient n-oktanol-voda K o w popisuje lipofilitu látky a souvisí tak 
s mechanismem absorpce. Koeficient K o w je definován jako poměr podíl koncentrace látky 
v oktano-l-olu - Coktanoi (mol.dm"3) a koncentrace látky ve vodě - CVOda (mol.dm"3) 
(viz. rovnice 2). Lze jej uvádět také ve formě dekadického logaritmu - log K o w (Bannan et al. 
2016). 

ir Coktanol /o / 
Kow - — I1' 

^voda 

Účinnost a míra sorpce je vyjádřena pomocí log kow je uvedena v tabulce č. 4 (Brose et 
al. 2019; Pilli et al. 2020). 

Tabulka 4 Klasifikace sorpce dle Kow (Brose et al. 2019; Pilli et al. 2020) 

log Kow > 4 vysoká schopnost sorpce 
2,5 < log Kow < 4 střední schopnost sorpce 
log Kow < 2,5 zanedbatelná schopnost sorpce 

Jak již bylo výše zmíněno, tak koeficientKowVyjadřuje, do jaké míry se látka chová 
lipofilně a do jaké míry hydrofilně. Vyšší hodnoty K o w značí, že látka je lipofilní a nižší 
hodnoty, že je látka hydrofilní (Ferrari a kol. 2003; Jjemba 2006). Lipofilní látky jsou dobře 
rozpustné v tucích a hydrofilní naopak ve vodě. Dle US F D A je rozdělovači koeficient K o w , 
považován za stěžejní hodnotu v posuzování cizorodých látek v prostředí, nicménězískat 
spolehlivé hodnoty není jednoduché. 

Satnovení je založeno na principu Nernstově rozděl ovacím zákoně. Principem je, že se 
měřená chemická látka o koncentraci < 0,01 mol/l přidá do dvou omezeně mísitelných fází 
(n-oktanol/voda) a protřepe se ve třepací láhvi. Veškeré použité látky a rozpouštědla musí být 
v nejvyšší možné kvalitě čistoty. Po protřepání a ustavení rovnováhy, se změří koncentrace 
dané látky v obou fází (OECD 1995). 

3.4.2 Biologická degradace 

Biologická degradace je jeden ze základních procesů, jak může být v sytému COV 
odstraněno z OV organické znečištění (popř. i sloučeniny dusíku a fosforu). Za proces 
biodegradace ve většině případů zodpovídají heterogenní skupiny mikroorganismů, které jsou 
součástí aktivovaného kalu. Při biodegradaci mohou být chemické struktury léčiv přeměněny 
na hydrofobněj ší sloučeniny, které se následně mohou adsorbovat na povrch aktivovaného 
kalu nebo mohou být přeměněny na hydrofilnější sloučeniny, které jsou tedy ve vodě 
obsaženy jako rozpuštěné látky (Wang 2009; Zhang 2019). 
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Biologický rozklad léčiv je proces, který závisí na samotné struktuře látky, na 
přítomnosti kyslíku, druhovém mikrobiálním zastoupení a v neposlední řadě také na hodnotě 
pH (Semblante et al., 2015; Zhang 2019). 

V aerobních podmínkách se lépe rozkládá většina léčiv zejména pak naproxen nebo 
ibuprofen (Semblante et al. 2015). V anoxickém prostředí, může docházet k podpoře sorpce 
hydrofobních sloučenin, a tím se usnadní biologický rozklad u některých léčiv (Ma et al. 
2018; Semblante et al. 2015; Stadler et al. 2015). Anaerobní prostředí podporuje pochopitelně 
činnost anaerobních mikroorganismů a konečným produktem v tomto procesu jsou většinou 
methan a oxid uhličitý. V takovém prostředí může probíhat dehalogenace chlorovaných 
sloučenin přeměna přírodních hormonů jako je estrogen. Určitý přínos má střídání podmínek 
aerobních a anoxických nebo aerobních a anaerobních, dochází tak k zvýšení účinnosti 
biologického rozkladu (Semblante et al. 2015; Stadler et al. 2015). 

Avšak i vzhledem k přítomnosti různých druhů mikroorganismů v aktivovaném kalu, 
nelze říci, že léčiva v OV mohlabýt odstraněnapouze samotnou biologickou degradací. Léčiva 
vykazují určitou bioaktivitu, která inhibuje metabolismus mikroorganismů a také jsou v OV 
obsažena v nízkých koncentracích (Wang 2009). 

Schopnost biologické degradace určitých látek charakterizuje tzv. biologická degradační 
konstantaKbioi (l.gss^.d"1), která představuje konkrétně eliminaci na aktivovaném kalu. 
Biodegradační konstantu lze definovat vztahem viz rovnice, kde C je celková koncentrace 
sloučeniny (ug.l"1), t představuje čas (dny), S je koncentrace rozpustné sloučeniny (p.g.1"1) a 
XSS je koncentrace nerozpuštěných látek (gss.l_1)(IsazaBotero et al. 2019; Joss et al. 2006). 

Suárez et al. vytvořil za pomocí Kbioi (l.gss^.ď 1) klasifikaci biologického rozkladu 
mikropolutantů, která je uvedena v tabulce č. 5 (Suárez et al., 2010). 

Tabulka 5 Klasifikace biodegraface dle Kbu (Suárez et al., 2010) 

Kbioi < 0,5 nízká biodegradace 
0,5 < Kbioi < 1 střední biodegradace 
1 < Kbioi < 5 vysoká biodegradace 
Kbioi > 5 velmi vysoká biodegradace 

3.5 Vybraná léčiva a prostředky osobní potřeby 

Z chemické struktury lze odvodit vlastnosti látky a to zejménaprostupnost přes biologické 
membrány, sorpce na jiné molekuly nebo polarita a reaktivnost molekuly, což hraje důležitou 
roli v chování látky v prostředí (Jjemba, 2006; Tolls, 2001; Bialer, 2012). 

Velký význam hrají fyzikálně-chemické vlastnosti, jako jsou - rozpustnost, rozdělovači 
koeficient oktanol/voda ( K o w ) a disociační konstanta Kd. Při čištění OV je důležitá také míra a 
ochota látky biologicky se rozkládat, což lze odhadnout pomocí biodegradační konstanty 
Kbioi. Latky, kterými se tato kapitola bude zabívat jsou součástí synteticky připravené odpadní 
vodě, která důležitým předmětem v experimentální části (viz. kapitola 4.1) 

20 



3.5.1 Bisphenol A 

Bisfenol A (BPA; také Bisphenol A) je endokrinní disruptor, který se používá při 
výrobě potravinářských obalů. B P A je součástí polykarbonátových plastů a jde o nejdu 
z nejvíce vyráběných látek na světě (Gregory et al. 2008; Vandenberg et al. 2009). 

Obrázek 4 Struktura BPA (Legeay andFaure 2017) 

Tabulka 6 Základní informace o BPA (Legeay andFaure 2017) 

Sumární vzorec C i 5 H i 6 0 2 

Systematický název 4,4'-(propan-2,2-diyl)difenol 
Molární hmotnost 228,29 g/mol 

BPAderivát difenylmethanu má, jak je vidět na obr. 4, ve své struktuředvě fenylové 
skupiny, dvě hydroxylové skupiny, které jsou bohaté na elektrony, a dvě methylové skupiny 
(Gupta 2014).Látka se váže na estrogenové receptory, a tím způsobuje řadu reprodukčních a 
vývojových poruch u lidí a zvířat (Allardand Colaiácovo2011; L i et al. 2015). 

Dle literárních zdrojů se hodota log K o w pro BPA pohybuje v rozmezí 3,18 - 3,7, jedná 
se o hydrofobní organickou sloučeninu, která má ve své volné formě ochotu spojovat se 
s lipidy (Borrirukwisitsak et al. 2012; Robinson et al., 2009; Tsai et al. 2006). 

S využitím semiempirických modelů došlo výpočtem k získání hodnot log Kd 
v intervalu 2,5 - 2,87 (Matter-Mulleret al. 1981) a 2,9 - 3,2 (Jacobsenet al. 1993). Z praktické 
studie, zabývající se sorpcí B P A na čistírenský kal vychází, že se hodnota distribučního 
koeficientu log Kd, se pohybuje v rozmezí 2,5 - 2,68 (Banihashemi and Droste 2014). Ze 
všech získaných hodnot, lze předpokládat vysokou sorpční schopnost BPA.Bisfenol A je 
látka, patří spolu s ibuprofenem mezi látky snadno biologicky rozložitelné. V komunálních 
COV s aktivačním procesem se účinnost biologického rozkladu pohybuje okolo 90 %. A 
hodnota Kbioi se pohybuje nad 10 l.gss^.d" 1 (Koumaki et al. 2021). 

3.5.2 Karbamazepin 

Karbamazepin (CBZ; také Carbamazepine) je farmakologickou optikouúčinná látka 
(léčivo), která se využívá k léčbě epilepsie. Podrobnějším zařazením jde o antiepileptika 
(antikonvulziva) II. Generace -iminostilbeny (derivát inminostilbenu), což jsou tri cyklické 
látky, jejichž mechanismemúčinku je inhibice sodíkových kanálků. Další využití je při léčbě 
bolesti neurálního původu, zmírnění nervových poruch- mánie, bipolárních afektivních 
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poruch nebo diabetické neuropatie. Jak již terapeutická indikace napovídá, látka se užívá 
dlouhodobě na předpis lékaře (čímž je většinou zajištěno úplné využití léku pacientem) a 
denní dávka pro dospělého jedince se pohybuje přibližně kolem 1200 mg (SUKL2012; Bialer 
2012; Hynie 2001). 

Obrázek 5 Struktura CBZ (Maan et al. 2022) 

Tabulka 7 Základní infromace o CBZ (Maan et al., 2022; Yazdanbakhsh et al., 2019) 

Sumární vzorec C i 5 H i 2 N 2 0 

Systematický název 
5H-dibenzo(b,f)azepin-5-

karboxamid 
Molární hmotnost 236,269g/mol 

CBZ má v porovnání s jinými antiepileptiky odlišnou strukturu. Postrádá chirální uhlík, 
má tricyklickou strukturu a vázaný amid není součástí heterocyklického kruhu (obr.5). 
Nej reaktivnější částí molekuly je dvojná vazba heterocyklu (10. a 11. uhlík)(Bialer 2012; 
Maan et al. 2022). 

Některé zdroje udávají hodnotu KoW pro karbamazepin 2,45 (Cunningham et al. 2010) 
jiné 2,93 (Kasim et al. 2004), vždy se však pohybujeme v hodnotách menších, než-li 3,5, z 
čehož vyplývá, že se jedná o látku hydrofilní. Proto by se karbamazepin v životním prostředí 
neměl akumulovat.Přesto byl nalezen v povrchových vodách takřka po celém světě (Fenet et 
al. 2012; Glassmeyer et al. 2005). 

Velkou roli v tomto ohledu hraje množství, které je pacientům předepisováno a také, že 
dochází k velmi nízkému odstranění látky v CO V . C B Z jak ukazuje nízká hodnota K o w , 
jelátkoudobře rozpustnou v polárním rozpouštědle, tedy ve vodě. Tendence karbamazepinu 
přetrvávat ve vodě naznačuje špatnou sorpci na kal (Jjemba 2006; Miaoet al. 2005). 

Hodnota log Kdurčující sorpční schopnost se pohybuje v rozmezí 1,31-1,83 (Carballa et 
al.2008). Zdroje, kde byla hodnota uvádějí log Kd pro primární kal 1,60 - 2,34 a pro 
sekundární kal 3,24-3,66 (Martin et al. 2012). Tím se dá předpokládat, že CBZ má větší 
tendenci se sorbovat na sekundární kal. Dle dalších zdrojů, log Kd 1,4 (Jones et al., 2002) a 
log Kdl,15 (Barron et al. 2009), jesorpce zanedbatelná. 

CBZ velmi neochotně podléhá biologickému rozkladu. Účinnost rozkladu v běžných 
C O V je méně než 10 %. Důležitým faktorem při biologickém rozkladu CBZ je koncentrace a 
teplota. Nízká koncentrace a nízká teplota mají negativní vliv na rozklad C B Z (Joss et al, 
2006; L i et al. 2013; Stamatelatou et al. 2003). 
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3.5.3 Diklofenak 

Diklofenak (DCF; také Diclofenac) je neopioidní analgetikum, konkrétně pak 
nesteroidní antiflogistikum, což znamená, že působí proti bolesti, horečce a také proti zánětu. 
Používá se jak krátkodobě, při akutních stavech, tak dlouhodobě (Hynie 2001). 

Obrázek 6 Struktura DCF (Minetto et al. 2012) 

Tabulka 8 Základní informace o DCF (Minetto et al. 2012; Muller 1999 ) 

Sumární vzorec C 1 4 H 1 1 C 1 2 N O 2 

Systematický název 
2-[2-(2,6-dichlorofenylamino) 

fenyl] octová kyselina 
Molární hmotnost 296,148 g/mol 

DCF je derivátem kyseliny fenylové, chemická struktura (obr. 6) obsahuje atomy 
chloru, jelikož se jedná o silnou vazbu, nebude tato látka v životním prostředí snadno 
odbouratelná (Haiba et al. 2017). 

Vzhledem k vyšší hodnotě rozdělovacího koeficientu oktanol/voda, log K o w 4,51 
(Hannesson et al. 2022; SRC 2013), se předpokládá dobrá sorpční schopnost látky na 
čistírenský kal. Hodnota distribučního koeficientu logKd, která určuje účinnost sorpce, se 
pohybuje mezi hodnotami 1,2 a 2,7, záleží na typu čistírenského kalu (Carballa et al. 2008; 
Ternes et al. 2004a,b). 

Bylo prokázáno, že lépe se diclofenak sorbuje na primární, než-li na sekundární kal. 
Sorpce diclofenaku na primární kal byla přibližně 5-15 % a na sekundární pouze 5 % (Ternes 
et al., 2004a). Ve Švédsku bylo dokonce zaznamenáno, že primárním čištěním (mechanickým 
stupněm čistění), bylo z odpadní vody odstraněno až 50 % diklofenaku (Zorita et al. 2009). 
Z toho vplývá, že DCF se na kal primárně adsorbuje. Hodnotu pH v tomto případě hraje velmi 
značnou roli. Čím nižší pH, tím lépe se DFC adsorbuje na kal. Protože při kyselém pH se 
DFC stává elektricky neutrální, naopak při neutrální hodnotě pH se karboxylová část 
negativně ionizuje, což vede k odpuzování látky od záporně nabitého čistírenského kalu 
(Ternes et al. 2004a). Při hodnotě pH 6,8-8,0 došlo pouze k 10 % odstranění diclofenaku, 
zatímco při pH 4,3-5,0 byl DCF odstraněn z 80 % (Urase et al. 2005). 

Obecně se DCF velmi špatně a pomalu biologicky rozkládá. Hodnoty biodegradační 
konstatnty (Kbioi) se pohybují pod OJl.gss^.d" 1, záleží ale na prostředí (Joss et al. 2005;Lee et 
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al. 2012). V anoxickém prostředí byla naměřena hodnota Kbioi= 0,04 l.ggg^.d"1, tedy DCF se 
nerozkládal. Aerobní prostředí je vhodnější při rozkladu DCF, hodnota Kbioi dosahovala 
1,2 l .gss^.ď 1 (Suarez et al. 2010; Vieno and Sillanpaa 2014). 

3.5.4 Hydrochlorothiazid 

Hydrochlorothiazid (HCTZ) patří mezi diuretika, konkrétně distální diuretika, tedy látky 
podporující tvorbu a vylučování moči. Distální diuretika j sou nejčastěji užívanou skupinou 
diuretik, mají středně silné účinky a velmi hojně se podávají při léčbě edémů a hypertenze 
(vysokého krevního tlaku). HCTZ se podává samostatně nebo v kombinaci s jinými látkami 
určenými proti vysokému krevnímu tlaku. Lék není volně prodejný, tedy jen na předpis lékaře 
a denní dávka je přibližně 25 mg (Lullmann et. al. 2004; Remedia 2009;Hynie 2001). 

I 

H 

Obrázek 7 Struktura HCTZ (IARC 2016) 

Tabulka 9 Základní infromace o HCTZ (IARC 2016; O 'Neil 2001) 

Sumární vzorec C7H8CIN3O4S2 

Systematický název 
6-chloro-3,4-dihydro-2H-1,2,4-
benzothiadiazin-7-sulfonamid-

1,1-dioxin 
Molární hmotnost 297,74 g/mol 

Z pohledu chemické struktury je HCTZ charakteristický přítomností cyklické a 
necyklické sulfonamidové skupiny (obr.7) (IARC 2016). 

Velmi nízká až záporná hodnota log K o w -0,07 prokazuje, že se jedná o látku dobře 
rozpustnou ve vodě, tedy hydrofilní (Chemspider 2013). 

3.5.5 Ibuprofen 

Z pohledu farmakologie řadíme ibuprofen (IBP) mezi tzv. nesteroidní protizánětlivé 
látky. V nižších dávkách má výraznější protizánětlivé účinky a ve vyšších pak převážně 
analgetické účinky (Hynie2001). 
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Obrázek 8 Struktura IBP (Abualhasan et al. 2015) 

Tabulka 10 Základní informace o IBP (Abualhasan et al. 2015; Bahamon et al. 2017) 

Sumární vzorec C13H18O2 

Systematický název 
(2RS)-2-(4-

isobutylfenyl)propionové 
kyseliny 

Molární hmotnost 206,28 g/mol 

IBP patří mezi deriváty kyseliny propionové (obr. 8). Obvykle je tvořen dvěma svými 
izomerními formami - R (-) a S (+) konfigurace. Levotočivá S (+) forma vykazuje vyšší 
biologickou aktivitu než-li pravotočivá R (-) forma (Anzenbacher and Jezdinský 2003). 

Vyšší hodnota rozdělovacího koeficientu oktanol/voda, log K o w 3,44 (Avdeef and 
Tsinman 2006), log K o w3,97 (Potthast et al.2005) ukazuje, že se jedná o látku obtížně 
rozpustnou ve vodě, hydrofobní. 

Hodnota log Kd, určující sorpční schopnost nakal se pohybuje v rozmezí 
0,3 - 2,7 (Stuer-Lauridsen et al.2000). Jiné zdroje, v rámci kterých byly hodnoty stanoveny 
výpočtem na experimentálních koncentracích, uvádějí hodnoty log Kd pro primární kal 
1,62 - 2,33 a pro sekundární kal 1,82 - 3,01 (Martin et al. 2012). 

Účinnost biodegradace v běžných komunálních COV s aktivačním procesem pro IBP se 
pohybuje kolem 99,9 %. Rozklad této látky je tedy velmi dobrý, což značí také hodnota 
biodegradační konstanty Kbioi= 21 - 35 l.gss^.ď^Joss et al. 2006; Maaroof and Uysal 2017). 

3.5.6 Sulfapyridine 

Sulfapyridine (SPY) je antibakteriální lék, který patří mezi sulfonamidová antibiotika. 
V minulosti se využíval v humánní medicíně pro léčbu infekce herpetiformní dermatitídy, 
avšak zejména kvůli krystalizaci v močovém měchýři se již nepoužívá. V současnosti se 
využívá k veterinárním účelům (Chen et al. 2017). 
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Obrázek 9 Struktura SPY (Delgado et al. 2013) 

Tabulka 11 Základní informace o SPY (Chen et al, 2017) 

Sumární vzorec C 1 1 H 1 1 N 3 O 2 S 

Systematický název 4-amino-N-pyridin-2-
ylbenzenesulfonamid 

Molární hmotnost 249, 29 g/mol 

SPY obsahuje pyridinovou skupinu (obr. 9), což je příčinou dobré adsorpce na aktivní 
uhlím, která se zvyšuje se zvyšujícím se pH roztoku (Chen et al. 2017). Koeficient log K o w 

pro SPY je 0,35 (Gao and Pedersen 2005), tedy jde o hydrofilní látku, rozpustnost ve vodě je 
však závislá na pH. 

3.5.7 Triklosan 

Triklosan (TCS; také Triclosan) řadíme mezi antiseptika, tedy látky inhibující růst 
mikroorganismů na neživém i živém sub stratu (Hynie 2001). Jedná se o fenolový derivát s 
antimykotickými, bakteriostatickými a antiflogistickými účinky. V látkách osobní potřeby 
(PCPs) se triclosan objevuje také jako konzervační látka (Farley 1996). Nalezneme jej např. v 
mýdle, antiperspirantech či čistících prostředcích. Velmi dobře však působí proti zubnímu 
plaku, tedy triclosan se přidává do zubních past či ústních vod (Slezák 2007). 

Obrázek 10 Struktura TCS (Li et al. 2012) 

Tabulka 12 Základní informace o TCS (Dann, Hontela 2011; McDonnell, Russell 1999) 

Sumární vzorec C12H7CI3O2 

Systematický název 5-chlor-2-(2,4-
dichlorfenoxy)fenol 

Molární hmotnost 289,54 g/mol 
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TCS je látka, obsahující hydroxylovou, etherovou funkční skupinu (obr. 10) a také má 
ve své molekule tři atomy chloru, což nasvědčuje, že se jedná o stabilní sloučeninu (Libánský 
et al. 2014). 

Roční světová výroba triklosanu stále roste, v současnosti přesahuje přibližně 1500 t 
(Venkatesan et al. 2012; Xue et al. 2015).Z hlediska rozpustnosti, je TCS látkadobře 
rozpustná v tucích a organických látkách, tedy má lipofilní povahu. Rozdělovači koeficient 
n-oktanol/voda (K o w ) tedy nabývá vysokých hodnot 4,8 (Cantwell et al. 2010), 4,76 (Carr et 
al. 2016). 

Vzhledem ke své lipofilní povaze a tedy vysokému rozdělovacímu koeficientu K o w se 
ukazuje velký sorpční potenciál. Proto se předpokládá, že TCS lze z části odstranit pomocí 
sorpce na čistírenský kal. Studie uvádí, že sorpcí na kal došlo až k 15 % úbytku TCS 
z odpadní vod, průchodem COV biodegradaci podlehlo 79 %triklosanu a zbylých 6 % prošlo 
čistírnou v nezměněné podobě (Singer et al. 2002). Bylo prokázáno, že triklosan lépe podléhá 
degradaci v aerobních podmínkách, než4i anaerobních podmínkách (McAvoy et al. 2002). 

Vysoká hodnota KoW je také indikátorem vysokého bioakumulačního potenciálu látky, 
což je důvodem výskytu těchto látek v živých organismech. Ovšem některé půdní bakterie, 
jako např. Pseudomonasputida, jsou vůči TCS rezistentní a jiné bakterie jej dokáží 
inaktivovat, což je vhodné např. u čistírenských kalů, které následně putují na zemědělskou 
půdu (Bedoux et al. 2012). 

Výpočtem pomocí semiempirických modelů byla zjištěna hodnotalog Kd, která se 
pohybuje v rozmezí 3,4 - 3,6 (Matter-Múller et al. 1981), resp. 3,7 - 3,9 (Jacobsen et al. 
1993). Dle studie, zabývající se sorpcí a desorpcí TCS na čistírenský kal, bylo zjištěno, že log 
Kdje v rozmezí 3,2 - 3,4(Banihashemi and Droste 2014). Ve všech případech jsou hodnoty 
distribučního koeficientu Kd, vyjádřené v dekadickém logaritmu, vyšší než 2,5 a tak se dá 
přepokládat, že TCS má vysokou sorpční schopnost. Účinnost biodegradačních procesů u 
TCS jsou účinné od 20 % do 90 % (Koumaki et al. 2021). Biologický rozklad látky je ale 
spíše mírný, i když hodnoty biodegradační konstanty Kbioi jsou ve velkém rozpětí od 
0,1 l.gss^.ďMo lOl.gss^.ď^Barbosa et al. 2016 Koumaki et al. 2021; Rout et al. 2021). 
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4 Metodika 

4.1 Syntetická odpadní voda 

Pro účely experimentální části této diplomové práce byla využita synteticky připravená 
odpadní voda (OV), která obsahovala sedm vybraných mikropolutantů. K přípravě OV byla 
použita vodovodní kohoutková voda a vybrané mikropolutanty - Bisphenol A, 
Karbamazepin, Diklofenak, Hydrochlorothiazid, Triclosan a Sulfapyridin o koncentraci 10 
ug.ľ 1 a Ibuprofen o koncentraci 50 ug.l_ 1.Do použitého roztoku byly vybrány látky, které 
jsou nejčastěji vyskytující v odpadních vodách. Koncentrace byly řádově voleny v souladu 
s maximálními hodnotami vyskytujícími se v odpadních vodách, přičemž konkrétní hodnoty 
byly vyšíí než reálně se vyskytující v OV. Důvodem byla snaha o získání dobře 
vyhodnotitelných výsledků a snadná detekce sledovaných látek. Vstupní hodnoty koncentrace 
jednotlivých mikropolutantů v OV byly proměřeny při každém odběru přefiltrované OV z 
reaktorů. 

Zásobní roztok synteticky připravené odpadní vody byl připravován do zásobní nádoby 
každý týden. Zpočátku byl uchováván v plastové nádobě, z důvodu rizika sorpce sledovaných 
látek na stěny nádoby byl následně po 15 dnech přemístěn do skleněné nádoby. Synteticky 
připravená odpadní voda procázela reaktory v průtočném množství 3120 ml.den"1. 

4.2 Filtrační reaktory 

Synteticky připravená O V byla filtrována v jednotlivých reaktorech, které se od sebe 
konstrukčně nelišily, avšak složení vrstev, zejména vermikompostu, bylo variabilní. Reaktory 
byly naplněny organickým a anorganickým filtračním médiem, které byly od sebe odděleny 
přepážkami (geotextilie a kovová mřížka). 

Anorganickou část filtračního média výplně reaktoru představovala vrstva písku a 
jemného štěrku. Jednalo se o praný a tříděný akvarijní, terarijní a dekorativní křemičitý písek 
bílé barvy o zrnitosti 0,8 - 1,6 mm. Štěrk bílé barvy byl také pro akvarijní potřeby s hrubostí 
4 - 8 mm. Křemičitý písek a štěrk byly před použitím jako náplň do reaktorů důkladně 
propláchnuty. Tloušťka vrstev písku i štěrku činila 45 mm a byla zachována u všech rektorů. 

Organickou část výplně představoval vermikompost, sloužící jako filtrační médium, 
který vznikl zpracováním kalu z čistírny odpadních vod, který vznikl z provozu COV o 
kapacitě 33 000 EO (ekvivalent obyvatel). Kal byl odvodněn a následně zpracován 
anaerobní stabilizací a následně byl smíchán se slámou v poměru 1:4 (slámaxistírenský kal 
v sušině). Reaktor č. 1 (Rl) obsahoval vemikompost včetně žížal. Obsahoval 184 kusů žížal 
resp. 22,62 g jejich biomasy. V R2 byl vemikompost ručně zbaven žížal a jejich kokonů. 
V R 3 byl vemikompost ve stejném množství jako u R l , avšak nejprve byl sterilizován ve 
vodní páře po dobu tří hodin a při 121°C v autoklávu S A N Y O LaboAutoclave MLS-3781L. 
Všechny tři reaktory obsahovaly stejné množství vermikompostu, tedy 1 kg tohoto materiálu. 
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Obrázek 11 Schéma vermifiltračních reaktorů 

Jak je vidět na obr. 11, každý reaktor měl na spodní části, u výpusti vyčištěné OV, 
umístěn jednu kovovou mřížku s oky o průměru 0,5 cm x 0,5 cm (viz. obr. 12), druhá mřížka 
oddělovala biologickou vrstvu vermikompostu od spodní vrstvy písku a štěrku. Třetí kovová 
mřížka byla umístěna ve vrchní části nad vermikompostem, kde jejím účelem bylo zejména 
tříštění filtrované OV, tak aby se alespoň částečně rozptýlila po větší ploše reaktoru a 
neproudila jen do jednoho bodu, popřípadě do omezené plochy. Jelikož se kovová mřížka 
vyskytovala ve vodném prostředí a docházelo by tak ke korozi materiálu, byla povrchově 
upravena zinkovou vrstvou. 

Obrázek 12 Kovová mřížka 
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Obrázek 13 Geotextílie 

Pro oddělení jednotlivých vrstev byl reaktor také vybaven třemi geotextíliemi. Jedna 
geotextílie oddělovala vrstvu písku od vrstvy štěrku, druhá byla nad kovovou mřížkou mezi 
vermikompostem a pískem. Třetí geotextílie umístěná nad vrstvou vermikompostu byla 
proděravěná (viz. obr. č. 13), aby systémem lépe proudil vzduch. 

4.3 Referenční reaktor 

Souběžně se třemi reaktory, které jsou blíže popsány v kapitole 4.1.2 Filtrační reaktory, 
byl uveden do provozu i čtvrtý reaktor (R4), který sloužil jako referenční reaktor. V první fázi 
od 6. 4. 2022 do 18. 5. 2022 (42 dní), byl provozován v podobě jako reaktor R l , ale 
neprocházela jím uměle připravená OV, ale pouze kohoutková vodovodní voda neobsahující 
mikropolutanty. Účelem bylo zjistit, zda-li se z jednotlivých médií neuvolňují sledované 
látky. Po skončení první fáze byl referenční reaktor odstaven a byly provedeny úpravy jeho 
parametrů. Po předělání byla odebrána organická část filtračního média - vermikompost. Aby 
byl reaktor až na odstranění vermikompostuve stejném uspořádání (se stejným počtem 
geotextílií a kovových mřížek) jako R1-R3, tak na spodní kovovou mřížku byla vložena 
geotextílie (viz. obr. 13). Dále však reaktorem procházel synteticky připravený roztok OV jako 
u R1-R3. Tato druhá fáze provozu reaktoru R4 v popsaném uspořádání probíhala od 27.5. 
2022 do 16.9. 2022 (111 dní). Účelem druhé fáze R4 bylo odhalit, zda se anorganické filtrační 
médium (písek a štěrk) podílí na odstranění mikropolutantů z OV a pokud ano, tak v j aké 
míře. Provoz reaktoru R4 byl ukončen 163. den od spuštění experimentu, ale jelikož 
bylspuštěn až od později, tak skutečná doba provozu byla 112 dní. 

4.4 Analytické metody 

Analytické metody byly rozděleny na hlavní analytické metody - stanovení PPCPs a 
doplňková analytická stanovení - měření pH, rozpuštěného kyslíku, stanovení chemické 
spotřeby kyslíku, stanovení veškerých látek, rozpuštěných, nerozpuštěných látek a stanovení 
ztráty žíhání. Všechny odběry a následné analýzy probíhaly ve třech opakování. 
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Doplňková stanovení sloužila k dokreslení a kontrole celého procesu a byla prováděna 
v laboratoři Katedry agroenviromentální chemie a výživy rostlin České zemědělské univerzity 
v Praze bezprostředně po odebrání vzorků dle metodiky Horáková et al. (2003). Vzorky 
odpadních vod byly před stanovením odstředěny po dobu 10 minut rychlostí 13 500 ot/min na 
odstředivce Sigma 2-16P srotorem 12139. 

Stanovení koncentrace PPCPs bylo prováděno na vzorcích, které byly odebrány do 
skleněných vialek, uchovány v mrazáku a následně stanoveny v laboratořích 
Mikrobiologického ústavu A V ČR. Stanovení bylo prováděno navzorcích odpadní vody na 
odtoku, ale také na přítoku kvůli následnému určení účinnosti. 

4.4.1 Stanovení PPCPs 

Stanovení PPCPs ve vodném roztoku, bylo provedeno pomocí kapilární chromatografie 
a trojitém kvadrupólovém hmotnostním spektrometru Agilent 6470 (obr. 14). Pro 
chromatografickou separaci analytů byla použita kolona AgilentPoroshell 120 EC-C18 
(1000 mm x 3 mm; 2,7um) a na před koloně AgilentPoroshell 120 EC-C18 (5 mm x 3 mm; 
2,7um). Kolona byla vyhřívána a udržována při teplotě 40 °C. K separaci se využila mobilní 
fáze při průtoku 0,6 ml/min, kde použitá rozpouštědla a aditiva byla v odpovídající kvalitě pro 
kapalinovou chromatografii s hmotnostní spektrometrií (LC/MS). Mobilní fáze byla tvořena 
z fáze A (0,5 m M fluorid amonnýv Mil iQ vodě + 0.01% kyselina mravenčí) a fáze B (100% 
methanol). Objem nástřiku vzorku byl 2 ul.Teplota zdroje hmotnostního spektrometru byla 
180 °Cs průtokem plynu ve zdroji 6 l/min. Celkový čas analýzy byl 16,5 mina gradientova 
eluce analytů měla průběh uvedený v tabulce 13. 

Tabulka 13 Průběh gradientově eluce analytů 

Čas[min]/ Čas[min]/ 
0/5 0,5/5 3,17/50 4,5/50 12,5/100 14,5/100 15,17/5 15,83/5 

% fáze B 
0,5/5 3,17/50 4,5/50 12,5/100 14,5/100 15,17/5 15,83/5 

Optimalizace podmínek měření probíhala v počítačovém programu MassHunter 
Workstation Optimizer a Source optimizer (Verze 10.0, SRÍ, Agilent) a vyhodnocení dat bylo 
provedeno v programu MassHunter Workstation QuantitationAnalyzis (Verze 10.0, Agilent). 

Obrázek 14 Hmotnostní spektrometr Agilent 6470 (Agilent 6470) 

Podrobnější podmínky metody, jako je např. hmotnostní přechod, polarita, kolizní 
energie či urychlovací napětí pro jednotlivé detekované látky jsou uvedeny v tabulce 14. 
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Tabulka 14 Podmínky metody stanovení PPCPs 

Sledovaná látka Hmotnostní Polarita Kolizní Fragmentor Urychlovací 
přechod energie [V] [V] napětí [V] 

Bisfenol A (BPA) 227.1 -> 212.1 negativní 20 115 4 
227.1 133.0 negativní 28 115 4 

Diklofenak 296.0 213.9 pozitivní 40 85 4 
296.0 179.0 pozitivní 60 85 4 

Hydrochlorothiazid 296.0 268.9 negativní 18 80 3 
296.0 205.0 negativní 18 80 3 

Ibuprofen 205.1 -> 161.1 negativní 4 65 4 
-

Karbamazepin 237.1 -> 194.1 pozitivní 20 120 4 
237.1 -> 179.1 pozitivní 40 120 4 

Sulfapyridin 250.1 92.0 pozitivní 28 110 3 
250.1 156.0 pozitivní 18 110 3 

Triklosan 289.0 35.0 negativní 8 70 3 
289.0 37.0 negativní 8 70 3 

4.4.2 Stanovení účinnostivermifiltracez hlediska odstranění mikropolutantů 

Pro stanovení účinnosti odstranění mikroplutantův reaktorech byl využit vztah (viz. 
rovnice 4). Účinnost(r|) udává o kolik procent byla snížena koncentrace mikropolutantů 
vodpadní vodě. 

_ (vstup OV-výstup ov) _ ^ 
' vstup OV 

„Vstup OV" udává koncentraci mikropolutantů naměřených ve vstupní synteticky 
připravené odpadní vodě a „výstup OV" udává množství mikropolutantů 
ve zpracovanéodpadní vodě u dané varianty. Koncentrace jsou udávány vppb (parts per 
milion). 

4.4.3 Měření pH a rozpuštěného kyslíku 

Pro stanovení hodnoty pH vzorků OV bylo využito elektrochemické měření pomocí 
pH metru WTW 340i (viz. obr. 15) s kombinovanou plastovou sondou SenTix21 s gelovým 
elektrolytem. Společně s pH odpadní vody, bylo měřeno pH vermikompostové vrstvy 
v jednotlivých reaktorech a to za pomocí vpichového pH metru Sentron SI600 se sondou 
s ocelovým hrotem pro snadné měření. Měření pH verikompostu neprobíhalo odsamotného 
počátku, provádělo se až 15. dne expermientu (21. 4. 2022) jako kontrola. 
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Obrázek 15 pH metr WTW 340i 

Obrázek 16 Oxymetr WTW Oxi3210 

Koncentrace rozpuštěného kyslíku (mg/l) ve vzorku OV probíhalo za pomoci 
kombinovaného oxymetru WTW Oxi3210 (viz. obr. 16) s membránovou sondou CellOx 
325.U měření koncentrace rozpuštěného kyslíku bylo důležité vzorek proměřit bezprostředně 
po odebrání, aby bylo patrné, kolik kyslíku obsahuje vzorek OV v reaktoru, resp. zda-
lisystémem proudí kyslík. 

4.4.4 Stanovení chemické spotřeby kyslíku 

Metoda pro stanovení chemické spotřeby kyslíku (CHSK) byla založena na oxidaci 
organických látek obsažených ve vzorku odpadní vody za pomoci silného oxidačního činidla. 
Jelikož se jednalo o odpadní vodu, jako oxidační činidlo byl využit dichroman draselný 
(CHSK&). Metoda sloužila k určení veškerých organická látek v odpadní vodě, které j sou 
chemicky oxidovatelné. 
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Obrázek 17 Mineralizační box HACH DRB 200 

Obrázek 18 Spektrofotometr HACH DR 3900 

Stanovení CHSK se provádělo v odstředěných i neodstředěných vzorcích odpadní vody. 
Do zkumavek H A C H o průměru 16 mm bylo odpipetováno 2,5 ml vzorku odpadní vody, 
k němuž bylo přidáno pomocí pístoventilového dávkovače 3,5 ml katalyzovaného roztoku a 
1,5 ml oxidačního roztoku. Katalyzovaný roztok obsahoval síran stříbrný a kyselinu sírovou, 
iont A g + sloužil jako katalyzátor procesu a kyselina sírová zajišťovala silnou kyselost 
prostředí, aby chemická reakce probíhala správně. Oxidační roztok představoval roztok 
dichromanu draselného v roli oxidačního činidla, kyseliny sírové a síranu rtuťnatého. Síran 
rtuťnatý sloužil pro tzv. „maskování chloridů", tedy aby chloridy (Cl"), které za normálních 
okolností v důsledku reakce s dichromanem draselným přechází na elementární chlor (Cb) 
nezpůsobovaly pozitivní chybu stanovení. Zkumavka se vzorkem a přidanými roztoky se 
zašroubovala a důkladně promíchala a následně byla vložena do předem vyhřátého 
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mineralizačního boxu H A C H DRB 200 (viz. obr. 17) na dobu 120 minut při teplotě 
150 ± 2 °C. Po uplynulé době, kdy došlo k redukci šestimocného chrómu (Cr 6 + ) na troj mocný 
chrom (Cr 3 +), byla zkumavka vyjmuta a ochlazena na laboratorní teplotu ve studené vodě. 
H A C H zkumavka byla po ochlazení otřena buničinou a vložena do spektrofotometru, kde 
došlo k proměření stanovení množství vzniklých C r 3 + iontů. Měření na spektrofotometru 
H A C H DR 3900 (viz.obr. 18) probíhalo při vlnové délce 600 nm. Provedená 
spektrofotometrická semimikrometoda byla použita, kvůli svým značným výhodám. Hlavní 
výhodou je snadná proveditelnost metody a menší nároky na spotřebu chemikálií v porovnání 
s klasickou titrační metodou stanovení C H S K a (Horáková et al. 2003). 

Stanovení C H S K a bylo prováděno pro kontrolu, zdal-li se neuvolňovaly další 
znečiťující látky z jednotlivých vrstev veimifiltračního reaktoru do odpadní vody. 

4.4.5 Stanovení veškerých látek, rozpuštěných a nerozpuštěných látek, stanovení ztráty 
žíhání 

Veškeré látky (VL) byly stanovovány gravimetricky, tedy vážením na analytických 
vahách. V L představují rozpuštěné (RL) a nerozpuštěné látky (NL) organického a 
anorganického znečištění ve vzorku OV. Stanovení V L bylo provedeno na neodstředěných 
homogenizovaných vzorcích OV. Do předem zvážených jednorázových hliníkových misek 
bylo odpipetováno 10 ml vzorku. Miska se vzorkem byla na několik minut umístěna na vodní 
lázeň, která byla zahřívána na varné desce STUART CB 500, dokud nedošlo k odpaření vody 
ze vzorku. Odpařený vzorek v hliníkové misce byl následně vložen na 2 hodiny do sušárny 
Ecocell 55 (viz. obr. 19) při teplotě 105 ± 2 °C. Poté byl vzorek vyndán ze sušárny a umístěn 
do exikátoru, aby došlo k vychladnutí a zároveň vzorek nepoj mul vzdušnou vlhkost. Nakonec 
byl vzorek opět zvážen na analytických vahách. Koncentrace V L (g/l) byla vypočtena podle 
vztahu uvedeného v rovnici 5, kde v čitateli je rozdíl hmotnosti hliníkové misky v gramech po 
vysušení vzorku (im) a prázdné hliníkové misky (mi), ve jmenovateli je objem 
odpipetovaného vzorku (V v z ) v ml. 

p (VL/RL) = ( m 2 " m i ) • 1000 151 

Obsah R L byl stanoven stejným způsobem jako V L , ale použit byl vzorek OV, který byl 
nejprve odstředěn. Koncentrace R L (g/l) byla vypočtena pomocí dle rovnice 5, která je stejná 
jako při výpočtu V L . 

Množství N L (g/l) bylo vypočteno z rozdílu obsahu V L a R L (viz. rovnice 6). 

p (NL) = p(VL) - p(RL) 161 

Stanovením ztráty žíháním (ZZ) sloužilo k rozlišení organického a anorganického 
znečištění ve vzorku. Zvážená a vysušená miska po stanovení V L a R L byla následně vložena 
do Mufové pece MF5 E L S K O (viz. obr. 20) na 60 minut při teplotě 550 °C, vzorek byl tedy 
žíhán. Po vyžíhání byl vzorek vložen do exikátoru, aby vychladl a mohl se následně opět 
zvážit na analytických vahách. Koncentrace organického podílu veškerých látek V L 0 r g (g/l) 
byla vypočtena dle rovnice 7, kde v čitateli je rozdíl hmotnosti hliníkové misky v gramech po 
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vysušení vzorku (ni2) a hmotnosti hliníkové misky po vyžíhání (1113) v gramech. Obsah 
organického podílu rozpuštěných látek R L o r g (g/l) se stanovil obdobně, jen použijeme opět 
odstředěný vzorek OV. A organický podíl nerozpuštěných látek N L o r g (g/l) , se vypočítá 
stejným způsobem jako N L (viz. rovnice 8) (Horáková et al. 2003). 

Obrázek 19 Sušárna Ecocell 55 

Obrázek 20Mufova pece MF5 ELSKO 

Stanovení V L , VL o r g,RL,RL o r g, NL , NL o r g byla prováděno pro kontrolu, zdal-li se 
neuvolňovaly další znečiťující látky z jednotlivých vrstev vermifiltračního reaktoru do 
odpadní vody. 
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5 Výsledky 

5.1 Zkouška vyplavování mikropolutantů v referenčním reaktoru 

Vyplavovování sledovaných mikropolutantů z referenčního reaktoru se prokázala u 
bisphenolu A a carbamazepinu (viz. tabulka 15). Bisphenol A byl naměřen ve vzorcích 
odpadní vody po 15 dnech (1,01±0,72 ppb) a po 29 dnech (0,68±0,97 ppb) od spuštění 
reaktoru. Carbamazepin byl naměřen v nízkých koncentracích 1. den spuštění 
(0,42±0,00 ppb), 2. den (0,31±0,00 ppb), 6. den (0,18±0,00 ppb) a 15. den (0,01±0,00 ppb). 

Tabulka 15 Koncentrace vyplavených mikropolutantů z referenčního reaktoru 

Koncentrace [ppb] 

Čas 
[dny] 

Bisphenol A Carbamazepine Diclofenac Hydrochlorothiazide Ibuprofen Sulfapyridine Triclosan 

1 0,00 ±0 ,00 0 ,42±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 

2 0,00 ±0 ,00 0 ,31±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 

6 0,00 ±0 ,00 0 ,18±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 

15 1,01 ±0 ,72 0 ,01±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 

2 9 0 ,68±0 ,97 0 ,00±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 0,00 ±0 ,00 

5.2 Obsah mikropolutantů ve vstupu do reaktorů 

Z podrobné analýzy uvedené v tabulce č. 16 lze vidět skutečné množství jednotlivých 
mikropolutantů naměřených navstupu v synteticky připravenéodpadní vodě. Skutečné 
hodnoty koncentrací j sou variabilní a od teoretické koncentrace uvedené v kapitole 4.1. se liší. 

Obsah mikropolutantů ve vstupu do reakrotů byl zaznamenán v koncentracích ppb 
(ug/1), které se pohybovaly u bisphenol A (BPA) v rozmezí od 6,59±2,66 do 12,22±2,22, 
carbamazepinu 7,80±0,08 až 13,23±3,63, diclofenac (DCF) o spodní hranici 8,63±0,00 a 
horní hranici 16,35±4,99 a hydrochlorothiazide (HCTZ) 6,24±0,11 až 11,13±2,04. U 
koncentrací ibuprofenu (IBP) na vstupu do reaktoru byly zaznamenány nejvyšší koncentrace 
35,50±0,36 až 56,87±8,60. Nízké vstupní koncentrace mikropolutantů do reaktorů byly u 
sulfapyridine (SPY) 2,40±0,08 až 6,21±0,80 a triclosan (TCS) od 2,55±0,00 do 11,37±0,47. 
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Tabulka 16 Koncentrace PPCPs ve vstupu do reaktoru 

Čas 
[dny] 

Koncentrace [ppb] Čas 
[dny] Bisphenol A 

(BPA) 
Carbamazepine 
(CBZ) 

Diclofenac 
(DCF) 

Hydrochlorothiazide 
(HCTZ) 

Ibuprofen 
(IBP) 

Sulfapyridine 
(SPY) 

Triclosan 
(TCS) 

1 7,45±0,00 9,01±0,00 9,13±0,00 8,94±0,00 42,28±0,00 3,83±0,00 3,94±0,00 

6 7,37±0,00 7,69±0,00 8,63±0,00 5,70±0,00 37,99±0,00 4,61±0,00 2,55±0,00 

15 9,08±0,59 8,82±0,01 9,23±0,07 7,78±0,95 45,09±3,62 3,76±0,14 6,49±0,36 

22 9,37±0,45 9,12±0,14 9,99±0,24 7,57±0,63 47,13±1,92 4,68±0,05 7,17±0,31 

29 7,86±0,94 9,15±0,14 9,80±0,14 6,24±0,11 43,60±2,06 4,48±0,07 6,47±0,29 

36 7,41±1,22 9,46±0,22 10,24±0,39 5,69±0,49 47,06±1,96 3,92±0,21 7,62±0,55 

42 7,13±0,00 9,71±0,00 10,71±0,00 6,28±0,00 46,69±0,00 4,18±0,00 7,58±0,00 

51 10,36±1,01 11,71±0,30 14,68±0,45 10,39±0,41 37,70±1,70 4,09±0,09 9,25±0,41 

57 8,59±0,49 9,4±0,09 11,03±0,13 8,29±0,63 50,29±3,40 5,02±0,03 7,80±0,18 

71 12,22±2,22 13,23±3,63 16,35±4,99 11,13±2,04 56,87±8,60 6,21±0,80 11,37±0,47 

85 7,72±0,76 8,21±0,03 9,81±0,18 8,24±0,39 39,23±4,40 4,62±0,05 7,56±0,15 

92 9,08±0,76 8,30±0,16 9,36±0,33 7,88±1,00 43,64±6,40 4,79±0,07 7,34±0,34 

106 8,22±0,40 8,46±0,08 10,04±0,08 7,35±0,50 39,04±3,58 4,81±0,06 7,98±0,23 

113 6,59±2,66 8,44±0,15 8,99±0,13 8,43±0,46 47,90±4,05 3,09±0,16 6,70±0,14 

119 8,47±1,52 8,88±0,27 10,20±0,40 8,38±0,33 48,36±4,93 4,55±0,07 8,79±0,30 

126 8,26±1,07 8,58±0,21 9,98±0,31 6,95±1,30 44,83±5,12 4,21±0,35 7,36±0,65 

133 8,05±4,25 8,92±0,13 10,57±0,18 8,60±1,06 49,19±5,12 3,04±0,06 3,14±0,12 

139 7,44±2,85 8,82±0,09 10,13±0,34 8,54±0,41 38,31±2,32 3,44±0,07 7,82±0,27 

163 7,90±0,42 7,80±0,08 9,33±0,31 8,10±0,50 35,50±0,36 4,63±0,24 7,40±0,22 

170 7,70±0,80 8,43±0,19 10,57±0,05 8,80±0,51 41,73*2,72 4,90±0,16 8,50±0,08 

175 14,07±0,90 8,40±0,14 10,27±0,33 8,03±0,57 38,80±1,42 2,40±0,08 7,30±0,33 

181 8,00±0,57 8,57±0,26 9,63±0,31 6,70±0,14 40,43±0,41 2,40±0,08 7,37±0,25 

188 7,53±0,62 8,33±0,24 10,40±0,29 8,93±0,09 37,50±0,94 4,90±0,08 7,87±0,21 

38 



5.3 Obsah mikropolutantů v odtoku z reaktorů 

Analýzy měření obsahu koncentrací mikropolutantů v odtoku z reaktorů ( R l - R4), jsou 
uvedeny v Příloze I-IV. 

Nízké koncentrace mikropolutantů na odtoku z reaktoru R l (viz. Příloha I) byly 
znamenány u bisphenol A 0,00±0,00 až 4,20±0,14, triclosanu od 0,00±0,00 do 10,95±3,95 a 
sulfapyridinu v rozmezí hodnot 0,82±0,18 a 3,53±0,12. Naopak vyšší hodnoty koncentrací 
byly měřeny u diclofenacu od 1,42±0,04 do 8,65±0,33, hydrochlorothiazidu 4,32±0,00 až 
8,33±0,21 a ibuprofenu v rozmezí 0,00±0,00 až 31,57±2,16. 

V reaktoru R2 (viz. Příloha II) byly nízké koncentrace naměřeny u bisphenolu A od 
0,00±0,00 do 3,00±0,08, sulfapyridinu v rozmezí naměřených hodnot 0,67±0,00 a 2,77±0,06 
a triclosanu 0,00±0,00 až 1,87±0,57. Vyšší hodnoty koncentrací byly měřeny u 
mikropolutantů carbamazepinu od 1,33±0,00 do 9,40±0,38, diclofenacu 1,34±0,00 až 
9,57±0,12, hydrochlorothiazidu v rozmezí od 1,95±0,00 do 9,20±0,16 a Ibuprofenu 0,00±0,00 
až 26,93±0,25. 

Zaznamenané koncentrace v reaktoru R3 (viz. Příloha III) byly nízké u bisphenolu A 
0,00±0,00 až 3,48±0,23, sulfapyridinu od 0,47±0,04 do 2,98±0,53 a triclosan v rozmezí 
0,00±0,00 až 6,46±0,31. Zvýšené hodnoty koncentrací byly zaznamenány u carbamazepinu 
1,06±0,00 až 12,94±0,07, diclofenacu od 1,10±0,00 do 11,64±0,08, hydrochlorothiazidu 
v rozmezí od 1,80±0,00 do 10,11±0,14 a ibuprofenu 0,00±0,00 až 23,15±0,00. 

Na odtoku z reaktoru R4 (viz. Příloha IV) byly naměřeny nízké koncentrace u prvků 
sulfapyridin od 1,57±0,09 do 4,64±0,14 a triclosan s koncentracemi v rozmezí 0,82±0,02 až 
6,85±0,31. Vysoká koncentrace byly zaznamenány u ibuprofenu od 33,10±2,22 do 
49,81±2,70. Dále byly měřeny koncentrace bisphenol A v rozmezí hodnot 1,73±0,38 až 
10,52±0,00, carbamazepinu od 7,99±0,09 do 11,41±1,26, diclofenacu 4,07±0,05 až 
10,87±0,14, hydrochlorothiazidu v rozmezí 6,86±0,85 až 9,59±0,61. 

5.4 Účinnostvermifíltracez hlediska odstranění jednotlivých 
mikropoltantů 

5.4.1 Účinnost odstranění bisphenolu A 

Účinnost odstranění B P A u R l byla do 22. dne přibližně 67 %, 29. den byla 100 %, ale 
36.den došlo k zaznamenání poklesu účinnosti na 60 %. Následně od 42. dne byla zjištěna 
účinnost 100 %, s výjimkou 57. den (95 %) a 106. den (90 %). 

V R 2 1. den účinnost odstranění B P A dosahovala 100 %, následně v 6. a 15. dni byl 
pozorován pokles účinnostni na 66 %. Od 22. dne činila účinnost 100 % s výjimkou 36. dne 
(85 %), 175. dne (95 %) a 181. dne (98 %). 

Účinnost rektoru R3 při odtranění B P A dosahovala 1. den a 6. den 100 % až na 
výjimky, kdy došlo k poklesu v 15.den (87 %), 42.den (96 %), 71. den (77 %), 119. den (47 
%) a 181. den (90 %). V 51. dni a 57. dni nebyl B P A detekován. 

V R4 byly hodnoty účinností odstranění B P A velmi nízké až záporné s nejvyšší 
hodnotou ve 106. dni, kde byla účinnost 64 %. 
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R l B i s p h e n o l A ( B P A ) R2 Bisphenol A (BPA) • R3 Bisphenol A (BPA) • R4 Bisphenol A (BPA) 

Graf 1 Účinnost odtraněníbisphenolu A v R1,R2,R3 a R4 

5.4.2 Účinnost odstranění carbamazepinu 

Účinnost odstranění CBZ v Rldosahovala v průběhu experimentu hodnot v rozmezí 
od -10 do 20%. Výjimku tvořil 1. den (55 %), 6. den (37 %), 51. den (27%), 85. den 
(43%). Nejvyšší hodnota účinnosti odstranění byla 71.den (76%). Od 2. dne do 85. dne, 
s výjimkou 36. dne (0,44 %), se účinnost pohybovala v rozmezí 16 - 36 %. 

U R2 účinnost odstranění dosahovala hodnot vrozmezí od -8do 32 % (s rozdílem 
prvníhodne). Po l.dni činila účinnost 85 %, ke značnému poklesu došlo 113. den (-5 %), 181. 
den (-8 %) a posel dní 188. den (-6 %). 

V R 3 l.den účinnost dosáhla 88 % následující dny došlo k poklesu, kdy byla účinnost 
velmi nízká až záporná v rozmezí od -53 do 37 %. Přičemž po 2. dni do 71. dne byla účinnost 
v rozmezí od 11 do 34 %. 

Účinnost odstranění CBZ u reaktoru R4 dosahovala nízkých až záporných hodnot 
v rozmezí od -39 do31 %, přižemž nejvyšší naměřená hodnota byla po 51. dni a nejnižší po 
85. dni provozu. 

40 



100 

90 

80 

70 

60 

50 -

40 -
8« 
— 30 

1 20 
S 

>3 

10 

o 
10 -

20 -

30 

40 

50 

60 

Jíl I Ji J l i L 1 b h j é 
i i i i i i i i 

1 6 15 22 29 36 42 51 5 
i 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 1 

71 85 í o l 1 B l f f 126 133 139 163 170 175 181 188 

Čas [dny] 

R l Carbamazepine ( C B Z ) R 2 Carbamazepine ( C B Z ) R 3 Carbamazepine ( C B Z ) • R 4 Carbamazepine ( C B Z ) 

Graf 2 Účinnost odstraněnícarbamazepinu v R1,R2,R3 a R4 

5.4.3 Účinnost odstranění diclofenacu 

Účinnost odstranění DCF v R l činila pol.dni 55 %, následně klesala do 15.dne na 
23 %, poté byl zaznamenán mírný nárůst 22.den na 26 %. Ve 29. den dosahovala účinnost 
12 % a 71.dne došlo k nárůstu 86 %, což byla nejvyšší dosažená účinnost. Následně se 
hodnoty pohybovaly v rozmezí účinnsti od 12 do 87 %. 

V R 2 činila nejvyšší zaznamenána hodnota 85 % po l.dni experimientu, následně 
hodnoty pokleslya dosahovaly účinnosti od 15 do 75 %. 

U varinaty R3 k nejvyšší účinnost odstranění došlol.den (88 %) a 163.den (84 %). 
V ostatních dnech byla účinnost od 16 do 51 %. Výjimka nastala 119.dni, kdy účinnost činila 
-29 % a 106. den-1 %. 

Reaktor R4 odstranil DCF súčinností v rozmezí od -9 do 38 %. K nejvyšší účinnosti 
došlo po 1. dni experimentu a zásadní pokles -9 % byl zaznamenán 119. den. 
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Graf 3 Účinnost odtraněnídiclofenacu v R1,R2,R3 a R4 

5.4.4 Účinnost odstranění hydrochlorotiazidu 

Účinnost odstranění HCTZ detekována v R l nabývala hodnot od -46 do 61 %. 
Účinnost nad 50 % byla pozorována 1. den a 71. den s výjimkou záporných hodnot. Záporné 
účinnosti odstranění byly 29. den (-7 %), 36. den (-46 %) a 139. den (-15 %). 

V R2 nejvyšší účinnost 1. den činila 78 % a ostatní hodnoty byly detekovány 
v rozmezíod -34 do 32 %. Záporné hodnoty u R2 nastaly 133. den a 170.den (-3 %), 181. den 
(-15%) a 188. den (-34%). 

Účinnost reaktoru R3 byla zjištění, jako nejvyšší,po 1. dni (80 %). Následné účinnosti 
dosahovaly nižších hodnot v rozmezí od -34 do 35 %. 

Referenční reaktor R4 odstranil HCTZ s účinností od -21 do 34 %. Nejvyšší 
zaznamenaná účinnost byla 51. den a naopak nejnižší 106. den. 
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Graf 4 Účinnost odtraněníhydrochlorotiazidu v R1,R2,R3 a R4 

5.4.5 Účinnost odstranění ibuprofenu 

Účinnost odstranění IBP činila 62 - 100 % . V R2 byla účinnost odstranění od 67 % do 
100 %. V I . dne a 6.dne trvání dosahovala účinnost maximálně 51 % a poté účinnosti 
nabývaly rozmezí od 78 do 100% u varianty R3. 

V referenčním reaktoru R4 byly zjištěny nízké hodnoty účinnosti po celou dobu 
provozu, v rozmetí od -14do 16 %. 
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Graf 5 Účinnost odtraněníibuprofenu v R1,R2,R3 a R4 
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5.4.6 Účinnost odstranění sulfapyridinu 

Účinnost odstranění SPY v R l činila 34 až86 % s výjimkou 188. dne. Nejnižší 
naměřená hodnota byla 188. den -14 %. 

V R 2 činila účinnost 21 - 83 %. Po 2. dni experimentu došlo k poklesu účinnosti na 
55 % a následně až do 106. dne účinnost stoupala. Další dny provozu byla účinnost variabilní. 

Účinnost v R3 se pohybovala vrozmezí 7 - 87 % s výjimkou ve 181. dni (-3 %). 
K nejvyššímu odstranění SPY, došlo po patnácti dnech. 

V R 4 byly hodnoty účinnosti proměnlivé od -37 do 55 %, k nejvyššímu odstranění 
došlo 126. den 55 % a nejnižší, záporné hodnota byla ve 119. dni -27 % a 139. dni - 37 %. 
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Graf 6 Účinostodtraněnísulfapyridinu v R1,R2,R3 a R4 

5.4.7 Účinnost odstranění triclosanu 

Účinnost odstranění TCS v R l byla od 78 do 100 % s výjimkou ve 175. dni (- 48%). K 
úplnému odstranění (100 %) došlo nepřetržitě do 57. dne provozu. 

Uvarianty R2 činila účinnost odstranění 91 - 100 % až na 175. den, kdy došlo k poklesu 
účinnosti na 78 %. Do 29. dne provozu, byla konstatní účinnost odstranění 100 %. 

Účinnost reaktoru R3 dosahovala hodnot od 75 do 100 %. Výjmku tvořillOó. den(12 %) 
a 119. den (27%). 

V R4 byla účinnost od 41 do 90 % až na 51. den, kde účinnost činila 26 % a 139. den 
-22 %, přičemž po 1. dni došlo k zlepšení odstranění TCS, avšak hodnoty byly v čase 
variabilní. 
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R l Triclosan ( T C S ) R 2 Triclosan ( T C S ) R 3 Triclosan (TCS) • R 4 Triclosan (TCS) 

Graf 7 Účinostodtraněnítriclosanu v R1,R2,R3 a R4 

5.5 Koncentrace rozpuštěného kyslíku 

Koncentrace rozpuštěného kyslíku v jednotlivých reaktorech se až na výjimkybyla od 
začátku na vysokých hodnotách nad 3 mg/l.Na počátku (2. den) po založení experimentu byla 
koncentrace kyslíku u R3 1,0 mg/l (viz. graf č. 8). Ve 119. den došlo k poklesu rozpuštěného 
kyslíku u všech variant (R l , R2, R3), nej větší pokles byl u R2 na 0,90 mg/l, u R3 činil pokles 
2,20 mg/l (viz.graf č. 8). Ve varientě R4 nastal nahý nárůst ve 113. dni 9,71 mg/l 
(viz. graf č. 9). 
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Graf 8 Průběh koncnetrací rozpuštěného kyslíku v Rl, R2,R3 
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Graf 9 Průběh koncentrací rozpuštěného kyslíku R4 

5.6 pH 

Během celého experimentu byl zaznamenán pozvolný nárůst pH u odpadní vodě z 
R l - R3 s drobnými výjimkami (viz. graf č. 10). Stejný pozvolný nárůst (s výjimkami) pH byl 
u R4 (viz. graf č. 11). Hodnoty pH vermikompostů u R l , R2, R3 byly nad 5,9, až na výjimky 
(viz. graf č. 12). Větší pokles pH byl zaznamenán u R l 78.den (5,89). Pokes hodnot pH byl 
také u R2 a to od 133 do 147. dne na 5,82 a poté docházelo opět k nárůstu. 
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Graf 10 Průběh pH odpadní vody v R1,R2,R3 
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Graf 11 Průběh pH odpadní vodyv R4 
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Graf 12 Průběh pH vermikompostu v R1,R2,R3 

5.7 Chemická spotřeba kyslíku 

Hodnota C H S K a na výstupu ze všech reaktorů (Rl,R2,R3,R4)byla nižší než 
koncentrace vstupního vzorku O V , pohybovala se rozsahu cca od 0 do 108 mg/l až na některé 
výjimky.V R l byly 57. den (197,29 mg/l) a 78.den (144,26 mg/l) zaznamenány výkyvy 
koncentrace C H S K a na hodnoty vyšší než vzorek vstupní OV. Ve variantě R2 byla vyšší 
hodnota na výstupu proti vstupu po 1. dni (220,89 mg/l).U R3 byla hodnota vyšší proti vstupu 
také na počátku po l.dni (665,07 mg/l), 2. dni (362,13 mg/l) a v 57.dni (137,54 mg/l) 
(viz. graf č. 13). U referenčního reaktoru R4 byla vyšší hodnota oproti vstupu po 1. dni 
(551,83 mg/l), 2.dni (191,64 mg/l) a také 64. dni (152,65 mg/l) (viz. graf č. 14). 
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Graf 13 Porovnání průběhu koncentrace CHSKCr u odtoku R1,R2,R3 a vstupu 
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Graf 14 Porovnání průběhu koncentrace CHSKCr u odtoku R4 a vstupu 

5.8 Veškeré látky a veškeré organické látky 

Koncentrace V L a V L o r g u vzorku OV zRl ,R2,R3 a R4, nebyly příliš odlišné od 
vstupních hodnot vzorku OV. Vetší změna byla po jednom dni experimentu u R l , R2 a R3.U 
varianty R l byla koncentrace V L po 1. dni 1,45 g/l (viz. graf č. 15), u R2 to činilo 1,9 g/l 
(viz.graf č. 16). A u varianty R3 byla hodnota V L po 1. dni 1,65 g/l a po 2. dni 1,73 g/l 
(viz. graf č. 17). 
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Graf 15 Porovnání koncentrací VL a VLorg v čase u výstupu Rl a vstupu 

182 

2,00 n 

1,80 á R 2 V L 

1,60 - 4 R 2 V L O R G 

, w vstup V L 

1,20 -
» . # vstup V L O R G 

- f 1,00 -

0,00 T , A ^ 7 , , , -
1 32 60 91 121 152 182 

Čas [dny] 

Graf 16 Porovnání koncentrací VL a VLorg v čase u výstupu R2 a vstupu 
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Graf 18 Porovnání koncentrací VL a VLorg v čase u výstupu R4 a vstupu 
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6 Diskuze 

6.1 Účinnost eliminace jednotlivých mikropolutantů 

6.1.1 Eliminace bisphenolu A 

Hodnoty dosažené u varianty reaktoru s vermikompostem včetně žížal (Rl), se 
pohybovaly v rozmezí 59 - 100 % s výjimkou 15. dne (-0,33 %), ale od 113. dne do ukončení 
bylaúčinnost 100 %. V reaktoru s vermikompostem bez žížal (R2) se účinnost odstranění 
pohybovala v rozmezí 6 6 - 100 %, kdy konstantně došlo kodstranění bisphenolu A od 42. dne 
do 170. dne. Reaktor sesterilizovaným vermikompostem (R3) odstranil B P A s účinností 
47 - 100 %, po delší dobu bylo odstraněno 100 % BPAod 126. dne do 188. dne, s výjimkou 
118. dne (90 %). Bezpochyby nejhůře se bisphenol A odstraňoval z OV v reaktoru bez 
jakékoliv vrstvy vermikompostu (R4), tím lze konstatovat, že biologická vrstva 
vermikompostu má určitý význam při eliminaci této látky. Obecně na základě výsledků lze 
konstatovat, že bispehnol A nebyl zřejmě odstraněn adsorpcí, nýbrž aktivitou žížal a 
mikrobiální aktivitou, jelikož nejlepší účinnosti zanamenal R l a R2. 

Při porovnání účinností se štandartne využívanými technologiemi v COV, na které 
v souvyslosti s eliminací BPA, upozornili Koumaki et al. (2021), lze říci že nemá v tomto 
případě příliš velký smysl a účinek využívat filtraci přes vemrikopostové lože. Účinnost 
odstrananí B P A na kasických COV dosahuje 90 % (Koumaki et al. 2021). Velmi dobrá 
schopnostbiodegradace bispenolu A lze také podložit biodegradační konstatntou (Kbioi), která 
se pohybuje nad 10 l.gss^.d" 1 (Koumaki et al. 2021). 

6.1.2 Eliminace carbamazepinu 

V reaktoru s vrstvou vermikompostu včetně žížal (Rl) byla účinnost odstranění 
carbamazepinu -10-55 %,s výjimkou 71. dne (76 %). Záporné účinnosti byly zaznamenány 
ve čtyřech měření, konkrétné ve dnechll3, 175, 181 a 188 v rozmezí od -10 do -1 %. 
Důvodem mohou být nahromadění, akumulace látek v tělech žížal,které jej nedokázaly 
rozložit a opět je vyloučí. Problematiku, vermikakumulacemikropolutantů probádal ve své 
práci Pospíšil (2022), který došel až k 93 % účinnosti akumulace CBZ. 

Účinnost v reaktoru s vermikompostem bez žížal (R2) byla -8 - 32 % s výjimkou l.dne 
(85 %). V této variantě také došlo k naměření záporných hodnot úřinnosti ve třech dnech 
(113., 181., 188. den) v rozmezí od -8 do -5 %. V reaktoru se sterilizovaným vermikopostem 
(R3) byla účinnost -53 - 37 % až na 1. den (88 %). Záporné účinnosti naměřené ve dnech 
106, 113, 119, 181 a 188 v rozmezí od -53 do -1 %. Tyto naměřené hodnoty jsou důkazem, že 
tento jev nelze vysvětlit pouze akumulací látky ve tělech žížal. Vysvětlením v těchto 
variantách však může být vznik ložisek v některé vrstvě a díky malému průtoku tohoto 
laboratorního pokusu se nepropláchne vrstva reaktoru důkladně a po celé ploše. Nízká 
účinnost byla zaznamenána také v reaktoru bez vermikompostu (R4) -39 - 31 %. 

Obecně lze konstatovat, že se carbamazepinobtížně eliminoval ve všechvarientách. 
Účinnost odstranění na klasických COV dosahuje běžně < 10 % (Joss et al. 2006; L i et al. 
2013).Porovnáním naměřených výsledků odstranění carbamazepinu s účinností odstranění 
běžné COV, je zřejmý potenciál filrace přes vermikompost. V R 1 došlo nepřetržitě 
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od 2 do 85. dne (83 dní), s ýjimkou 36. dne (- 0,44 %), k eliminaci C B Z v účinnosti 16 - 36 
%. Toto zjištění dává prostor pro zamyšlení popř. zdokonalení využití filtrace přes vrstvu 
vermikompostu včetně žížal. 

Nízká sorpční schopnost se dá vysvětlit nízkou hodnotou log Kdl,31-1,83 (Carballa et 
al.2008) a log K o w 2,45 (Cunningham et al. 2010). 

6.1.3 Eliminace diclofenaku 

Účinnost odstranění v reaktoru s vrstvou vermikompostu včetně žížal (Rl) byla 
v rozmezí 12 - 69 % s výjimkou 71. a 163. den, kde dosáhla 86 a 87 %. V reaktoru 
s vermikompostem bez žížal (R2) byla nejvyšší účinnost po 1. dni (85 %) ale po zbytek 
experimentu byla účinnost 
1 6 - 6 7 %. V reaktoru se sterilizovaným vermikopostem (R3) byla účinnost -29 - 50 % 
s výjimkou 1. den s hodnotou 88 % a 163. den o naměřené hondnotě84 %.Záporné účinnosti 
byly naměřeny 106. den (-1 %) a 119. den (-29 %). Záporné účinnost mohla vzniknout patrně 
nahromaděním látky ve vrstvě vermikompostu, k následnému vyplavení tedy mohlo dojít 
ažurčitý den.Av reaktoru bez vermikopostu R4 byla účinnost 1 - 39 % s výjimkou 119.dne, 
kde byla hodnota -9 %. 

Dá se předpokládat, že látka byla v R l a R2 odstraněn podobnou účinností, tyto 
varianty reaktorů byly zároveň nejúčinnější a tedy žížaly i samotná vemrikompostová vrstva 
s mikrobiální aktvitoubudou míturčitý efekt při eleiminacidiclofenacu. 

Zorita et al. (2009) zaznamenali až 50 % odstranění diclofenacu při mechanickém 
čištění odpadních vod, čímž by se vysvětlila realtivně dobrá účinnost u R4 v porovnání třeba 
s hydrochlorotiazidem. Vysoká hodnota log K o w 4,51 (Hannesson et al. 2022) dává 
předpoklad účinné sorpci. Dle Urase et al. (2005) účinnost odstranění dosahuje až 80 % při 
pH 4,3 - 5,0, zatímco při pH 6,8 - 8,0 dosahuje nižších účinností. Všechny raktory měli 
prostředí spH nad 5,5. Schopnost biodegradace mohla být ovlivněna níkouhodtnotou 
biodegradačního koeficientu Kbioi= 0,04 l.gss^.d^v anoxickém prostředí, nedá se předpokládat, 
že prostředí reaktorů ve celém objemu bude aerobní, popř. ve variantě se žížalama (Rl) je 
aerobní prostřední více pravděpodobné. 

6.1.4 Eliminace hydrochlorothiazidu 

Účinnost odstranění hydrochlorothiazidu byla ve všech variantách velmi nízká. V 
reaktoru s vrstvou vermikompostu včetně žížal ( R l ) to bylo -46 - 61 %. V reaktoru 
s vermikompostem bez žížal (R2), bylo dosaženoúčinnosti od -34 do 32 % s výjimkou 
(78 %). V reaktoru se sterilizovaným vermikopostem (R3) byla účinnost -34 - 36 %, 
s výjimkou prvbního dne, kdy byla zaznamenána hodnota 80 %. Reaktor bez 
vermikompostové vrstvy (R4) byl účinný v rozmezí -21 - 34 %. Účinnosti ve všech 
reaktorech byly velmi variabilní .Nedostatečné odstranění je možno předpokládat na základě 
nízké hodnoty log K o w -0,07 (Chemspider 2013). Záporné hodnoty účinností, které se objevily 
ve všech variantách reaktorů, mohly být způsobeny obsahem atomu chloru ve struktuře a 
potenciálem akumulace. I když nedošlo k příliš dostačujícícm hodnotám, lze však říci, že 
nejúčinnější byl zřejmě rekator se žížalám R l , kde bylo naměřeno nejmenším množství 
výjimek v podobězáporných hodnot a účinnost byla až na tyto případy viditelná. 
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6.1.5 Eliminace ibuprofenu 

V reaktorus vrstvou vermikompostu včetně žížal (Rl) byla účinnost odstranění 
ibuprofenu 62 - 100%. Reaktor s vermikompostem bez žížal (R2) byl také dobře účinný 
67 -100 % a totéž lze říci o reaktoru se sterilizovaným vermikopostem (R3), kde byla účinnost 
45-100%. V reaktoru bez jakékoliv vrstvy vemikompostu byla účinnost velmi nízká 
-14 -16 %. Ačkoliv byla účinnost odstranění ibuprofenu na dobré úrovni, nelze zcela říci, že v 
případě tohoto mikropolutantu by filtrace přes vrstvy vermikompostu, měla význam. 
Důvodem je již dobrá účinnost eliminace na běžných COV, kde dochází k téměř 99,9 % 
odstranění (Joss et al. 2006; Maaroof and Uysal 2017). Za nejvýznaměnjším způsobem 
odstranění v této práci, z pohledu odstranění ibuprofenu, je pravděpodobně biodegradace 
vliven mikrobiální aktivity, žížal a sorpce. Dle naměřených výsledků byla shledána jako 
nejúčinnějším mechanismem, mikrobiální aktivita. Tato zjištění lze podložit vysokou 
hodnotou logKow 3,97 (Potthast et al. 2005), vysokou hodnotou Kbioi 21-35 l.gss^.ď^Joss et 
al. 2006; Maaroof and Uysal 2017). 

6.1.6 Eliminace sulfapyridinu 

Efekt odstranění sulfapyridinu v reaktoru s vrstvou vermikompostu včetně žížal (Rl) 
byla 34 - 86% s výjimkou posledního dne (188. den) experimentu, kde byla účinnost -14 %. 
Vysvětlením může být, že ke konci experimentu byl R l zatopen vlivem špatné propustnosti 
filtračního media, tímbyl omezen průchodu zpracovávané vody.V reaktoru s vermikompostem 
bez žížal (R2) byla účinnost 2 1 - 8 2 %. U reaktoru se sterilizovaným vermikopostem (R3) 
byla do 113. dne účinnost 52 - 87 %, poté následoval spíše pokles až na hodntou -3 % ve 
181. den. Důležité je si uvědomit, že efekt sterilizace vermikompostu s časem klesá, přičemž 
nelze vyloučit následné pozvolné obnovení mikrobiální aktivity. To může mít vliv na 
funkčnost systému.Reaktor bez vrstvy vermikopostu (R4) pracoval s účinností4 - 55% ale 
119. den (-27 %) a 139. den (-37 %) byl zaznamenán pokles čili nefunkčnost, což byl patrně 
způsobeno zatopením systému. 

Vzhledme k nej nižší účinnosti v reaktoru R4, který neobsahoval žádnou vrstvu 
vermikompostu, lze konstatovat pozitivní vliv biologické vrstvy. Dojisté míry lze říci, že 
reaktor se žížalama (Rl) byl nejúčinnějším systémem, tedy při odstranění SPY hrála prim 
aktivita žížal. Vzhledem k nízké hodnotě log K o w 0,35 (Gao and Pedersen 2005) by přicházelo 
vúvahu, že sorpcí selátka příliš neeliminuje. Můžeto být však malinko v rozporu s účinností 
v reaktoru R3, který do cca 113. dne pracoval s velmi dobrou účinností odstranění. 

6.1.7 Eliminace triclosanu 

Účinnost eliminace triclosanu v reaktoru s vrstvou vermikompostu včetně žížal (Rl) 
byla od začátku experimentu 78 - 100 %, s výjimkou 175. dne, kde byla učinnostv záporných 
hodnotách -48 %. V odpadní vodě,která prošla reaktorem s vermikompostem bez žížal (R2) 
byl podobný trend, kdy účinnost byla 91 - 100 % až na výjimkou opět 175. dne, kdy mírně 
poklesla na 78 %. Reaktor se sterilizovaným vermikopostem pracoval s účinností 75 - 100 % 
s výjimkou 106. den, kdy byla naměřena účinnost 12 % a 119. den účinnost 27 %, kde nastal 
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pokles. Účinnost odstranění v reaktoru bez jakékoli vrstvy vermikompostu se účinnost 
pohybovala v rozmezí 26 - 90% s výjimkou 139. dne, kdy byla naměřena hodnota -22 %. 

Vzhledem k tomu, že eliminace triclosanu ve štandartní ch CO V je velmi kvalitní, 79 % 
odstraněno biodegradací a 15 % sorpcí (McAvoy et al. 2002), dá se konstatovat, že využívání 
vermifiltrace nebo filtrace přes vermikompostové vrstvy nemá přiš velký význam. 

Ačkoliv má látkadobrou sorpční schopnost, což vychází ze znalosti hodnot log K o w 4,8 
(Cantwell et al. 2010) a log Kd3,2 - 3,4 (Banihashemi and Droste 2014), lez říci že jako 
nejlepší způsob odstranění je varianta R l tedy s aktivitou žížal, jelikož zde účinnost 100 % 
měla nejdelší trvání - od 1. dne do 106. dne s výjimkou 71. dne (97 %). 

6.2 Průběh experimentu v jednotlivých reaktorech 

Během celého experimentu se koncentrace kyslíku u reaktorů R1-R3 pohybovala nad 
3 mg/l k velkému poklesu došlo 119. dne. V tento den došlo u R l k malému poklesu na 
3,5 mg/l, větší pokles byl zaznamenán u R2 0,9 mg/l a R3 2,20 mg/l. Pokles rozpuštěného 
kyslíku měl patrně značný vliv na účinnost eliminace mikropolutantů, jelikož v tomto dni 
byly zaznamenány nízké účinnsti. Hydrochlorothiazid byl ve 119. den u R3 odstraněn 
súčinností -1 %. Diclofenac ve stejný den byl odstraněn v R2 súčinností 15 % a u R3, 
s naměřenou hnodnotou -29 %. Účinnost odstrannění ve 119. den u varianty R3 byla -53 %. 

Koncentrace V L a VLorg během celého procesu byly ve většině případů nižší než u 
vstupu v odpadní vodě. Výjimkou byl počátek experimnetu, což mohlo být zapříčiněno 
neustálením systému. Zejména poté ve variatě se žížalama (Rl) určitou roli mohlo hrát 
vyhladovění žížal. Při opakování experimentu by bylo vhodné nechat žížaly nejprve adaptovat 
na prostředí. Určitý podíl V L budou patrně představovat soli z vodovodní vody, ze které byla 
připravovena vstupní syntetická odpadní voda. 

V budoucnu by bylo patrně vhodné se zaměřit na druh žížal, který by mohl ve vlhkém 
prostředí lépe pracovat, popř. otestovat více možností a variant. Vrmikompostové vrstvy 
v reaktorech R l - R2 byly tvořeny z vermikompostování čistírenských kalů, čímž se naskytuje 
úvaha, vyzkoušet verimkompost s jinou historií. 
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Závěr 
• Bylo potvrzeno, že s využitím filtrace přes vrstvu vermikomopostu byly eliminovány 

některé ze sedmi sledovaných mikropolutantů, léčiv a prostředků osobní potřeby ze 
synteticky připravené odpadní vody. 

• Mikropolutanty - ibuprofen, triclosan nebo bisphenol A jsou standardní cestou 
v CO V odstraňovány s velmi dobrou účinností. Proto lze říci, že při eliminaci těchto 
látek, vermifiltrace jako taková nebo filtrace přes vermikompost nepředstavuje 
potenciální využití. Vermifiltrace má určitý potenciál při odstranění carbamazepinu, 
který je aktuálně na klasické COV odstraňován s účinností menší než 
10 %. Vermifiltrací v časovém úseku 85. dnů se účinnost odstranění pohybovala 
v rozmezí 16 - 36 %. Nejedná se o velmi vysokou účinnost, ale při kombinaci s jinou 
metodou nebo při optimalizaci podmínek se jedná o slibnou metodu. 

• U všech mikropolutantů byla účinnost odstranění v reaktoru bez jakékoliv vrstvy 
vermikompostu menší, než u ostatních reaktorů s touto biologickou vrstvou. Samotná 
sorpce na anorganickou vrstvu písku a štěrku nebyla v eliminaci všech 
mikropolutantů příliš podstatná. Carbamazepin, hydrochlorothiazide a triclosan byly 
lépe odstraněny v reaktoru se žížalami (Rl), tedy aktivita žížal zde hrála zásadní roli. 
U hydrochlorothiazidu však byla zaznamenána velmi nízká účinnost u všech variant 
reaktorů. V reaktoru se žížalama byla účinnost -46 - 61 %, v reaktoru bez žížal 
-34 - 78 %, reaktoru se sterilizovaným vermikompostem -34 - 80 % a v reaktoru bez 
jakékoliv vrstvy kompostu -21 - 34 %. Nejúčinnější mechanismus eliminace 
diclofenacu, představovala aktivita žížal a mikrobiální rozklad, jelikož účinnost byla 
nelepší ve variantách reaktorů R l a R2. Ibuprofen byl odstraněn ve všech variantách 
s velmi dobrou účinností, ale nejlepší účinnost 67 - 100 % se projevila s využitím 
mikrobiální aktivity u R2. Hlavním způsobem odstranění sulfapyridinu byla aktivita 
žížal a mikrobiální aktivita. V R 1 byla účinnost 34 - 86 % s výjimkou posledního 
(188. den), kde byla účinnost -14 %. A v reaktoru bez žížal (R2) se účinnost 
pohybovala v rozmezí 21 - 83 %. Bisphenol A se nejúčinněji odstranil v R l za 
pomocí žížal, s naměřenými hodnotami v rozmezí 59 - 100 % a v R 2 s využitím 
mikrobiální aktivity, kde byla účinnost od 66 do 100 %. 

• Vysoká účinnost odstranění byla zaznamenána u triclosanu, ibuprofenu a 
bisphenolu A. Nej nižší účinnost odstranění byla prokázána u carbamazepinu a 
hydrochlorothiazidu. Efektivita odstranění není pro všechny látky dostatečná a s 
časem se zhoršuje. 

• V komplexním řešení čištění odpadních vod od léčiv a látek osobní potřeby, se tato 
metoda nedá považovat jako aplikovatelná. Uplatnění by mohlo být např. ve 
farmaceutickém průmyslu, při odstranění konkrétních mikropolutantů. 
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9 Samostatné přílohy 
Příloha I Koncentrace PPCPs v odtoku z Rl 

Odtok z reaktoru 1 (R l ) 

Cas[dny] 
Koncentrace [ppb] 

Cas[dny] Bisphenol 
A (BPA) 

Carbamazepine 
(CBZ) 

Diclofenac 
(DCF) 

Hydrochlorothiazide 
(HCTZ) 

Ibuprofen 
(IBP) 

Sulfapyridine 
(SPY) 

Triclosan 
(TCS) 

1 2,46±0,00 4,10±0,00 4,11±0,00 4,32±0,00 16,27±0,00 1,71±0,00 0,00±0,00 

6 2,39±0,00 4,89±0,00 4,79±0,00 5,44±0,00 6,58±0,00 2,25±0,00 0,00±0,00 

15 9,11±0,20 7,07±0,12 7,07±0,06 5,62±0,23 0,00±0,00 0,82±0,18 0,00±0,00 

22 3,41±0,37 7,42±0,16 7,42±0,04 7,08±0,16 14,35±0,87 1,78±0,06 0,00±0,00 

29 0,00±0,00 8,25±0,09 8,59±0,15 6,70±0,34 5,50±0,24 2,59±0,02 0,00±0,00 

36 3,02±1,22 9,41±0,99 7,85±0,00 8,31±0,67 2,64±1,91 2,60±0,65 0,00±0,00 

42 0,00±0,00 8,14±0,22 6,20±0,08 6,25±0,43 0,00±0,00 1,23±0,01 0,00±0,00 

51 0,00±0,00 8,52±0,17 6,21±0,02 6,72±0,56 0,00±0,00 1,17±0,10 0,00±0,00 

57 0,45±0,63 8,19±0,06 7,91±0,09 7,39±0,04 0,00±0,00 2,08±0,02 0,00±0,00 

71 0,00±0,00 9,15±0,54 7,58±0,57 8,33±0,21 1,87±1,87 1,96±0,26 0,37±0,15 

85 0,00±0,00 7,50±0,03 3,93±0,08 6,94±0,33 0,00±0,00 0,86±0,03 0,00±0,00 

92 0,76±1,07 8,13±0,04 8,65±0,33 7,64±0,30 9,69±1,07 1,54±0,03 

106 0,00±0,00 8,39±0,12 2,92±0,05 7,30±0,24 0,00±0,00 1,18±0,03 0,31±0,12 

113 0,00±0,00 7,62±0,17 4,55±0,14 6,52±0,81 0,00±0,00 1,70±0,09 1,76±0,12 

119 0,00±0,00 8,28±0,13 4,90±0,12 7,18±0,70 0,94±1,34 1,96±0,05 0,00±0,00 

126 0,00±0,00 8,01±0,12 5,32±0,11 7,67±0,20 0,00±0,00 1,93±0,01 0,00±0,00 

133 0,00±0,00 8,56±0,21 5,45±0,18 8,01±0,34 0,00±0,00 2,01±0,06 0,00±0,00 

139 0,00±0,00 8,38±0,09 1,42±0,04 6,21±0,79 0,00±0,00 1,44±0,08 0,00±0,00 

163 0,00±0,00 7,47±0,09 4,07±0,12 7,67±0,52 1,07±0,76 2,00±0,16 0,43±0,09 

170 0,00±0,00 8,55±0,25 7,60±0,90 7,83±0,66 7,75±5,65 2,20±0,00 10,95±3,95 

175 0,00±0,00 9,03±0,48 5,37±0,66 7,83±0,33 0,00±0,00 2,30±0,08 1,63±1,32 

181 0,00±0,00 8,80±0,08 8,20±0,08 8,00±0,71 5,80±0,64 2,73±0,12 0,40±0,22 

188 4,20±0,14 8,17±0,12 8,20±0,24 7,97±0,34 31,57±2,16 3,53±0,12 1,00±0,16 

I 



Příloha II Koncentrace PPCPs v odtoku z R2 

Odtok z reaktoru 2 (R2) 

Čas 
[dny] 

Koncentrace [ppb] Čas 
[dny] Bisphenol 

A (BPA) 
Carbamazepine 

(CBZ) 
Diclofenac 

(DCF) 
Hydrochlorothiazide 

(HCTZ) 
Ibuprofen 

(IBP) 
Sulfapyridine 

(SPY) 
Triclosan 

(TCS) 

1 0,00±0,00 1,33±0,00 1,34±0,00 1,95±0,00 4,10±0,00 0,67±0,00 0,00±0,00 

6 2,49±0,00 5,25±0,00 4,80±0,00 5,58±0,00 5,55±0,00 2,06±0,00 0,00±0,00 

15 3,00±0,08 6,81±0,28 6,31±0,24 6,38±0,68 0,00±0,00 1,16±0,05 0,00±0,00 

22 0,00±0,00 7,49±0,15 6,47±0,17 7,11±0,82 0,00±0,00 1,52±0,09 0,00±0,00 

29 0,00±0,00 8,04±0,35 6,54±0,25 6,22±0,24 0,00±0,00 1,72±0,07 0,00±0,00 

36 1,14±0,92 7,83±0,86 3,81±1,67 4,13±0,97 0,00±0,00 1,24±0,10 0,13±0,19 

42 0,00±0,00 8,81±0,09 6,53±0,11 5,37±0,36 0,00±0,00 1,53±0,08 0,34±0,10 

51 8,56±0,09 5,26±0,19 7,23±0,40 0,00±0,00 1,27±0,04 0,00±0,00 

57 0,00±0,00 8,40±0,04 6,89±0,04 7,35±0,28 2,65±0,51 1,92±0,09 0,30±0,13 

71 0,00±0,00 9,40±0,38 7,35±0,24 8,90±0,25 5,82±1,53 2,14±0,09 0,87±0,10 

85 0,00±0,00 7,96±0,10 6,12±0,13 7,08±0,65 0,00±0,00 1,34±0,02 0,34±0,25 

92 0,00±0,00 7,64±0,06 4,86±0,10 6,74±0,31 0,00±0,00 1,34±0,02 0,58±0,07 

106 0,00±0,00 8,92±0,50 6,01±0,85 7,30±0,59 1,18±1,67 2,10±0,71 0,71±0,08 

113 0,00±0,00 8,25±0,12 7,65±0,07 5,72±1,10 15,46±2,25 2,44±0,05 0,00±0,00 

119 0,00±0,00 7,97±0,12 8,27±0,03 7,47±0,29 7,37±0,57 2,77±0,06 0,00±0,00 

126 0,00±0,00 7,88±0,21 8,31±0,22 7,18±0,44 7,37±0,57 1,94±0,10 0,00±0,00 

133 0,00±0,00 8,32±0,14 8,11±0,45 8,10±0,97 16,11±2,43 2,19±0,11 0,00±0,00 

139 0,00±0,00 8,03±0,29 2,52±0,05 7,54±0,13 0,00±0,00 1,13±0,12 0,00±0,00 

163 0,00±0,00 7,60±0,08 7,43±0,05 8,37±0,60 7,30±0,43 2,27±0,05 0,20±0,22 

170 0,40±0,57 8,00±0,24 8,87±0,17 7,10±0,78 7,87±0,68 2,70±0,08 1,87±0,57 

175 0,23±0,17 9,07±0,37 3,37±0,09 9,20±0,16 0,00±0,00 1,27±0,09 0,10±0,57 

181 0,00±0,00 9,07±1,11 3,03±0,68 9,00±0,45 0,43±0,61 0,80±0,00 0,27±0,38 

188 1,73±0,05 8,47±0,05 9,57±0,12 8,27±0,48 26,93±0,25 2,73±0,12 0,50±0,08 

II 



Príloha III Koncentrace PPCPs v odtoku z R3 

Odtok z reaktoru 3 (R3) 

Čas 
[dny] 

Koncentrace [ppb] Čas 
[dny] Bisphenol A 

(BPA) 
Carbamazepine 
(CBZ) 

Diclofenac 
(DCF) 

Hydrochlorothiazide 
(HCTZ) 

Ibuprofen 
(IBP) 

Sulfapyridine 
(SPY) 

Triclosan 
(TCS) 

1 0,00±0,00 1,06±0,00 1,10±0,00 1,80±0,00 23,15±0,00 0,65±0,00 0,00±0,00 

6 0,00±0,00 4,84±0,00 6,37±0,00 4,62±0,00 18,51±0,00 2,21±0,00 0,00±0,00 

15 1,15±0,20 6,03±0,14 7,43±0,04 5,87±0,00 4,34±0,42 0,47±0,04 0,00±0,00 

22 0,00±0,00 6,92±0,36 7,33±0,91 6,82±0,43 0,00±0,00 0,62±0,08 0,00±0,00 

29 0,00±0,00 7,82±0,18 7,90±0,09 8,13±0,51 0,00±0,00 1,14±0,00 0,00±0,00 

36 0,00±0,00 8,04±0,11 7,54±0,36 6,55±0,50 0,00±0,00 1,02±0,06 0,33±0,06 

42 0,29±0,40 8,65±0,12 7,79±0,15 6,40±0,71 0,00±0,00 1,19±0,04 0,00±0,00 

51 8,60±0,10 7,22±0,18 6,52±0,51 0,00±0,00 1,31±0,04 0,00±0,00 

57 8,11±0,10 8,46±0,17 7,08±0,44 0,00±0,00 1,77±0,07 0,51±0,13 

71 2,81±2,39 10,20±0,17 10,169±0,19 10,11±0,14 13,05±1,14 2,98±0,53 2,90±0,17 

85 0,00±0,00 8,18±0,09 7,61±0,38 8,61±0,24 2,21±3,12 1,82±0,08 0,00±0,00 

92 0,00±0,00 8,65±0,05 9,44±0,24 8,62±1,45 6,49±1,19 2,40±0,02 6,46±0,31 

106 0,00±0,00 9,43±0,84 8,34±1,64 8,39±0,70 8,73±5,78 2,53±0,20 1,34±0,27 

113 3,48±0,23 12,94±0,07 11,64±0,08 8,53±0,83 5,24±1,18 2,86±0,01 4,91±0,08 

119 0,00±0,00 8,73±0,19 8,61±1,08 6,99±1,28 1,41±1,99 2,36±0,06 1,42±0,28 

126 0,00±0,00 7,72±0,24 6,06±0,07 6,81±0,28 0,00±0,00 1,98±0,16 0,00±0,00 

133 0,00±0,00 8,52±0,12 7,28±0,13 8,27±0,94 0,00±0,00 2,27±0,05 0,00±0,00 

139 0,00±0,00 8,19±0,22 1,63±0,09 5,50±0,15 0,00±0,00 1,46±0,03 0,00±0,00 

163 0,00±0,00 7,30±0,22 5,27±0,19 6,60±0,67 0,00±0,00 2,07±0,05 0,00±0,00 

170 0,00±0,00 7,80±0,08 6,60±0,51 8,10±0,22 1,87±0,19 2,43±0,05 1,97±1,01 

175 1,43±0,80 9,80±0,88 5,83±0,45 9,23±0,47 0,40±0,57 2,47±0,05 0,00±0,00 

181 0,00±0,00 8,67±0,12 5,30±0,14 8,97±0,78 0,00±0,00 1,90±0,14 0,00±0,00 

188 0,00±0,00 8,57±0,29 7,27±0,25 9,00±0,29 0,00±0,00 2,33±0,05 0,00±0,00 

Příloha IV Koncentrace PPCPs v odtoku z R4 

Odtok z reaktoru 4 (R4) 

Čas 
[dny] 

Koncentrace [ppb] 
Čas 

[dny] Bisphenol A 
(BPA) 

Carbamazepine 
(CBZ) 

Diclofenac 
(DCF) 

Hydrochlorothiazide 
(HCTZ) 

Ibuprofen 
(IBP) 

Sulfapyridine 
(SPY) 

Triclosan 
(TCS) 

51 8,42±0,54 8,04±0,15 9,00±0,06 6,86±0,85 43,09±1,43 3,88±0,02 6,85±0,31 

57 8,16±0,25 9,38±0,11 10,87±0,14 9,59±0,61 44,09±0,51 4,48±0,20 0,82±0,02 

71 10,52±0,00 10,01±0,52 10,64±0,00 9,54±0,33 49,81±2,70 4,64±0,14 3,48±0,09 

78 4,84±1,43 11,41±1,26 9,37±1,79 8,92±0,68 44,14±5,58 3,16±0,14 2,70±0,17 

85 3,30±0,79 7,99±0,09 6,25±0,07 9,55±1,25 36,51±0,87 2,76±0,05 2,20±0,10 

92 5,60±1,19 8,29±0,13 6,84±0,58 8,74±0,15 39,92±3,05 2,89±0,45 2,57±0,22 

106 8,79±0,68 9,32±1,00 9,82±0,14 7,40±1,47 42,42±7,34 3,93±0,33 3,16±0,32 

113 8,77±0,11 8,28±0,07 7,82±0,47 7,40±1,47 44,15±4,14 2,06±0,23 2,61±0,22 

119 5,94±1,07 8,68±0,22 9,21±0,45 8,17±0,20 40,63±4,26 3,01±0,09 4,31±0,53 

126 8,12±0,22 8,44±0,17 9,61±0,39 7,15±1,23 43,39±1,26 4,15±0,26 3,82±0,48 

133 8,16±0,94 8,94±0,12 10,07±0,11 7,40±0,86 42,52±1,30 3,29±0,21 3,61±0,56 

139 7,98±3,19 8,96±0,21 10,56±0,40 8,57±1,98 42,19±3,63 3,29±0,21 3,18±0,15 

163 1,73±0,38 8,00±0,22 4,07±0,05 7,87±0,34 33,10±2,22 1,57±0,09 2,40±0,14 

III 



IV 


