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Optimalizace funkce zařízení pro filtraci odpadní vody přes vrstvu 
vermikompostu za účelem odstranění vybraných mikropolutantů 

Souhrn 

Čistírny odpadních vod fungují jako primární bariéry proti šíření mikropolutantů, 
ovšem i přes různé systémy čištění používané na čistírně, nejsou všechny chemické látky 
těmito procesy dokonale odstranitelné. Velké množství sloučenin a jejich degradačních 
produktů se tak vymyká kontrole a dochází k jejich přítomnosti v životním prostředí, kde 
mohou mít negativní dopady. Mezi mikropolutanty bývají zahrnovány různé typy látek, které 
jsou produkty lidské činnosti. 

Ve výzkumné části této práce bylo vybráno sedm mikropolutantů, které byly součástí 
syntetického roztoku. Tento roztok simuloval odpadní vodu a protékal filtračními reaktory. 
Reaktory obsahovaly anorganickou filtrační vrstvu, 1 kg vermikompostu a některé z nich také 
určitý počet žížal. Vzorky vody, které prošly jednotlivými filtračními reaktory, byly odebrány a 
zanalyzovány pomocí kapalinové chromatografie v Mikrobiologickém ústavu AV ČR. 

Experiment byl rozdělen na dvě série. V první procházel syntetický roztok reaktory (Rl-
R4) v průtočném množství 3120 ml/den. Cílem této série bylo zjistit, do jaké míry se na 
eliminaci testovaných mikropolutantů podílí aktivita žížal. V první sérii byly žížaly z R l ručně 
vybrány, v R2 bylo obsaženo původní množství žížal (16 ks), v R3 bylo množství žížal doplněno 
na 516 ks a v R4 na 1016 ks. Během druhé série založené za účelem optimalizace funkce 
zařízení, byl průtok testovaného roztoku v reaktorech (R2-R4) snížen na 720 ml/den. Účelem 
druhé série bylo zjistit, zda snížení rychlosti průtoku syntetického roztoku spojené se snížením 
zatížení systému mikropolutanty povede k navýšení účinnosti eliminace mikropolutantů. 
V druhé sérii byl v R2 obsažen sterilizovaný vermikompost, z R3 byly žížaly ručně vybrány a 
v R4 bylo obsaženo 200 ks žížal. 

Z výsledků vyplývá, že filtrace přes vrstvu vermikopostu má potenciál odstranit bisfenol 
A, ibuprofen a triklosan, jejichž účinnost eliminace dosáhla až 100 %. Po optimalizaci 
filtračního zařízení ve druhé sérii byla testovaná metoda dobře účinná také pro diklofenak, 
s účinností 91 % a sulfapyridin s účinností 97 %. Naopak, jako nepříliš vhodná se metoda jeví 
pro karbamazepin, u kterého byla v první sérii maximální účinnost odstranění 28 % a v druhé 
sérii 66 % a hydrochlorothiazid, u kterého byla nejvyšší dosažená účinnost v první sérii 26 % a 
v druhé 43 %. 

Z výsledků je patrné, že metoda filtrace odpadní vody přes vrstvu vermikompostu není 
vhodná pro všechny mikropolutanty, také účinnost není v čase vždy stabilní, proto ji v čištění 
odpadnívody obsahující širokou škálu látek nelze považovat za spolehlivou. Testovaná metoda 
by mohla být uplatněna pro předčištění farmaceutických vod se známým složením, s cílem 
minimalizovat koncentrace konkrétních látek. 

Klíčová slova: filtrace, mikropolutanty, odpadnívody, vermikompost, zatížení systému, počet 

žížal 



Optimizaton of the wastewater treatment process based on 
filtraton through vermicompost layer with the aim to remove 

selected micro-pollutants 
Summary 

Wastewater treatment plants act as primary barriers against the spread of 
micropollutants, but despite the various treatment systems used at the plant, not all 
chemicals are perfectly removable by these processes. Thus, large quantities of compounds 
and their degradation products are out of control and end up in the environment where they 
can have negative impacts. Micropollutants include various types of substances that are the 
product of human activity. 

In the research part of this work, seven micropollutants were selected which were 
contained in the synthetic solution used for the experiment. This solution simulated 
wastewater and flowed through filtration reactors. The reactors contained an inorganic filter 
bed, 1 kg of vermicompost and in some cases also contained certain number of earthworms. 
Samples of the water that passed through each filtration system were collected and 
analysed by liquid chromatography at the Institute of Microbiology of the CAS. 

The experiment was divided into two series. In the first series, the synthetic solution 
was passed through four reactors (R1-R4) at a flow rate of 3120 ml/day, the aim of this 
series was to determine the extent to which earthworms activity contributes to the 
elimination of the micropollutants tested. Earthworms were manually removed from Rl , the 
original quantity (16 earthworms) was contained in R2, the quantity was replenished to 516 
in R3 and 1016 in R4. During the second batch established to optimize the operation of the 
device, the flow rate of the test solution in the three reactors tested (R2-R4) was reduced to 
720 ml/day. The purpose of the second series was to determine if the reduction in synthetic 
solution flow rate, coupled with the reduction in micropollutants loading rate of the system, 
would result in an increase in micropollutants elimination efficiency. R2 contained sterilized 
vermicompost, R3 was hand-picked and R4 contained 200 earthworms. 

The results show that filtration through the vermicompost layer has the potential to 
remove bisphenol A, ibuprofen and triclosan, with elimination efficiencies of up to 100%. 
After optimization of the filtration device, the tested method was also well effective for 
diclofenac, with 91% removal efficiency, and sulfapyridine, with 97% efficiency. On the other 
hand, the method appears to be not very suitable for carbamazepine, for which the 
maximum removal efficiency was 28% in the first run and 66% in the second run, and for 
hydrochlorothiazide, for which the highest efficiency achieved was 26% in the first run and 
43% in the second run. 

The results show that the method of filtration of wastewater through a 
vermicompost layer is not suitable for all types of micropollutants, also the removal 
efficiency is not always stable over time, therefore it cannot be considered reliable for the 
treatment of wastewater containing a wide range of substances. The tested method could 
be applied for the pre-treatment of pharmaceutical waters where the composition is known 
in order to minimise the concentrations of these particular substances. 

Keywords: filtration, micropollutants, wastewater, vermicompost, system load, number of 

earthworms 
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1 Úvod 

Mikropolutanty jsou součástí velké škály látek zahrnující například léčiva, produkty osobní 
péče, pesticidy a další. Vlivem hojného využívanítěchto látek dochází ke kontaminaci životního 
prostředí (Belete et al. 2023). Mnoho z mikropolutantů může v životním prostředí dlouhodobě 
přetrvávat (Lôffler et al. 2005), působit toxicky (Cleuvers 2002) nebo se podílet na tvorbě 
kmenů bakteriálních populací rezistentních vůči antibiotikům (Ebele et al. 2017). Velká část 
mikropolutantů se dostává různými cestami do odpadních vod (Yu et al. 2016), které následně 
podléhají čištění v čistírnách odpadních vod. Tato zařízení nejsou schopná docílit dokonalého 
odstranění všech látek (Rogowska et al. 2019), koncentrace většiny mikropolutantů se v 
odtoku z čistíren odpadních vod pohybují v rozmezí 0,001 až 1 u.g/1 (Luo et al. 2014). Voda 
vypouštěná z ČOV je tak považována za jeden z nejvýznamnějších zdrojů znečištění životního 
prostředí mikropolutanty (Ma et al. 2020). Vzhledem k negativním dopadům, které mohou 
mikropolutanty v životním prostředí mít, je předmětem zájmu vyvíjet nové technologie, které 
povedou k intenzivnějšímu a dokonalejšímu čištění odpadních vod. 

Studie dokazují, že vermifiltrace spočívající v symbiotickém a synergickém působení 
mikroorganismů a žížal, má potenciál vést k degradaci a odstranění některých mikropolutantů 
(Jiang et al. 2015; Šamal et al. 2017; Zeb et al. 2020). Jako jedna z možných metod odstranění 
kontaminantů z odpadní vody se tak jeví její filtrace přes vrstvy obsahující vermikompost a 
další filtrační materiály (Jiang et al. 2015). 

Tato diplomová práce je zaměřená na využití filtrace odpadní vody přes vrstvu 
vermikompostu za účelem odstranění vybraných mikropolutantů, mezi které patří bisfenol A, 
ibuprofen, karbamazepin, diklofenak, hydrochlorothiazid, triklosan a sulfapyridin. Dále 
posoudit možnost zvyšování efektivity odstranění těchto mikropolutantů. V tomto směru je 
hlavní pozornost věnována hodnocení vlivu průtoku zpracovávané vody, resp. vlivu zatížení 
systému řešenými mikropolutanty, na efektivitu eliminace jmenovaných látek, tomuto ohledu 
byla věnována druhá série experimentu. Dále byl hodnocen vliv přítomnosti žížal a jejich počtu 
na účinnost procesu, za tímto účelem byla zhotovena první série experimentu. K provedení 
experimentu sloužily filtrační reaktory lišící se svou výplní a syntetický roztok obsahující 
mikropolutanty, který reaktory protékal. 
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2 Vědecká hypotéza a cíle práce 
Cílem této diplomové práce bylo posoudit možnost zvyšování efektivity odstranění 

vybraných mikropolutantů při filtraci odpadní vody přes vrstvu vermikompostu. V tomto 
směru byla hlavní pozornost věnována hodnocení vlivu průtoku zpracovávané vody, resp. vlivu 
zatížení systému řešenými mikropolutanty, na efektivitu eliminace konkrétních posuzovaných 
látek. Hodnocen byl také vliv přítomnosti žížal ve vrstvě použitého vermikompostu a jejich 
počtu na účinnost procesu. Diplomová práce měla tři základní hypotézy. 

1) Filtrace roztoku obsahujícího vybrané látky z kategorie mikropolutantů přes vrstvu 
vermikompostu vzniklého vermikompostováním substrátu obsahujícího čistírenský kal 
povede v závislosti na vlastnostech daného mikropolutantů ke snížení koncentrace 
tohoto mikropolutantů v řešeném roztoku. 

2) Snížení průtoku roztoku obsahujícího vybrané mikropolutanty povede ke zvýšení 
účinnosti odstranění těchto mikropolutantů v důsledku snížení zatížení filtračního 
systému sledovanými mikropolutanty. 

3) Aktivita žížal působících ve vermikompostu podporuje eliminaci mikropolutantů, proto 
zvýšené množství žížal povede ke zvýšení účinnosti odstranění sledovaných látek. 

10 



3 Literární rešerše 

3.1 Mikropolutanty 

Velké množství neustále přibývajících látek jak přírodních, tak syntetických tvoří 
mikropolutanty (MP), které jsou příčinou kontaminace životního prostředí. Jsou vyrobeny z 
různých materiálů a mohou obsahovat látky, které se v prostředí nerozpadají. Jde například o 
léčiva a produkty osobní péče (PPCP), změkčovadla, izolační pěny, pesticidy nebo chemikálie 
narušující endokrinní systém (ED) (Belete et al. 2023). Obecně jde o sloučeniny, které dříve 
nebyly považovány za kontaminanty (Stuart et al. 2011), ale po pokroku v instrumentální 
analýze a biologických testech jejich počet narůstá, postupně jsou odhalovány jejich 
nepříznivé účinky jako zdravotní rizika a ohrožení ekosystémů (Ma et al. 2020). Výskyt 
mikropolutantů ve vodním prostředí je často spojován s nežádoucími účinky, jako je 
krátkodobá a dlouhodobá toxicita, narušení endokrinního systému nebo rezistence vůči 
antibiotikům (Luo et al. 2014). 

Voda vypouštěná z čistírny odpadních vod (ČOV), je považována za jeden 
z nejvýznamnějších zdrojů znečištění životního prostředí mikropolutanty (Ma et al. 2020). 
Koncentrace většiny MP se v odtoku z ČOV pohybuje v rozmezí 0,001 až 1 u.g/1 a bývají o jeden 
až dva řády nižší než v přítoku (Luo et al. 2014). Odpadní vody (OV) pocházejí z různých zdrojů 
a cest. Obecně se výzkum nových kontaminantů soustředí spíše na povrchové vody, objektivně 
je u nich předpokládáno vyšší znečištění vzhledem ke zdrojům jako jsou ČOV, subjektivně je 
jejich monitorování mnohdy snazší nežli u vod podzemních. Údaje o povrchové vodě nám 
mohou sloužit jako predikce znečištění podzemních vod (Stuart et al. 2011). I přesto, že tyto 
kontaminanty pocházejí z běžných lidských činností, bývají konvenční způsoby čištění 
odpadních vod v jejich odstraňování nedostatečně účinné. Je proto nutné hledat metody pro 
jejich efektivní odstranění (Ma et al. 2020). 

3.1.1 Persistence 

Persistence je schopnost látky přetrvávat v prostředí po dlouhou dobu beze změny. 
Persistentní látky bývají odolné vůči různým formám rozkladu - chemickému, 
fotochemickému, termickému i biochemickému. To umožňuje jejich koloběh v prostředí, 
kumulaci v půdách, sedimentech i živých organismech (Holoubek et al. 2001). Ve světovém 
měřítku jsou perzistentní organické znečišťující látky regulovány Stockholmskou úmluvou 
a Aarhuským protokolem. V Evropské unii jsou tyto právní předpisy provedeny nařízením 
o perzistentních organických znečišťujících látkách (ECHA 2023). 

Podle poločasu rozkladu (DT50) lze sloučeniny a jejich metabolity rozdělit na málo 
perzistentní (např. ibuprofen s hodnotou DT50 3,1-7 dnů), středně perzistentní (např. 
oxazepam s hodnotou DT50 15-54 dnů) nebo vysoce perzistentní (např. karbamazepain 
s hodnotou DT50 = 119-328 dní) (Lôffler et al. 2005). Ne všechny PPCP jsou perzistentní, 
mnoho z nich je však vzhledem k jejich nepřetržitému používania následnému uvolňování do 
prostředí považováno za „pseudoperzistentní". U pseudoperzistentních látek se předpokládá, 
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že mají větší potenciál perzistence v životním prostředí než jiné organické polutanty (Ebele et 
al. 2017). 

3.1.2 Bioakumulace 

Bioakumulace představuje proces, během kterého živé organismy mohou zachytávat a 
koncentrovat chemické látky buď přímo z okolního prostředí ve kterém žijí nebo nepřímo z 
jejich potravy (Holoubek et al. 2001). Například PPCP jsou v sladkovodním prostřední 
detekovány v relativně nízkých koncentracích, i přesto jsou mnohé z nich nebo jejich 
metabolitlů biologicky aktivní a mohou mít vliv na necílové organismy (Ebele et al. 2017). 

Mimeault et al. se například zaměřili na regulátor lipidů gemfibrozil (GEM), který byl 
detekován v koncentracích jednotek až desítek u.g/1 v městských odpadních vodách a desítek 
až stovek ng/l v povrchových vodách. Zkoumali příjem GEM karasem zlatým (Carassius 
auratus) a prokázali, že GEM může být rybou přijímán z vody žábrami a následně se 
akumulovat v plazmě, tak může potencionálně u ryby dojít k endokrinnímu narušení (2005). 
Bioakumulace a toxicita jednotlivých látek se dá zkoumat na všech trofických úrovních 
(Vernouillet et al. 2010). Produkty osobní péče (PCP) byly detekovány v řasách, které 
představují největší rostlinnou biomasu ve vodním prostředí. Obsah lipidů v řasách 
představuje zdroj pro trofický přenos lipofilních organických kontaminantů. Studie provedená 
Coogan et al. potvrdila v řece jímací odtok zČOV v Texasu, přítomnost dvou široce 
používaných antimikrobiálních látek - triklokarban, triklosan a také jeho metabolitu methyl-
triklosan. Koncentrace sledovaných PCP ve vzorcích vody byly nízké v rozmezí 50 až 200 ng/l, 
zatímco u řas byly zjištěny vyšší hladiny 50-400 ng/g čerstvé hmotnosti řas (2007). 

3.1.3 Toxicita 

Schopnost látky způsobovat poškození nebo smrt živých organismů vyjadřuje její toxicitu 
(Holoubek et al. 2001). Obavy z toxicity vyvolávají v rámci mikropolutantů zejména léčiva, 
zvláště perzistentní organické polutanty (POP), jako jsou PCB (polychlorované bifenyly), PFAS 
(perfluoralkylové látky) a PBDE (polybromované difenylethery), které byly navrženy tak, aby 
maximalizovaly svou biologickou aktivitu již při nízkých dávkách a byly schopny zacílit na určité 
metabolické, enzymatické či buněčné signalizační mechanismy (Ebele et al. 2017). 

Environmentálni problémem neznamená nutně vysoký objem výroby určitého léčiva, ale 
perzistence v životním prostředí a kritická biologická aktivita (např. vysoká toxicita 
nebo vysoká účinnost na klíčové biologické funkce, například reprodukci). Příkladem mohou 
být syntetické steroidní hormony obsažené v antikoncepčních pilulkách, jako je 17a-
ethinylestradiol (EE2). Jeho roční produkce se v EU pohybuje v řádu několika stovek kilogramů 
za rok, je extrémně silný, poměrně perzistentní v životním prostředí a vykazuje estrogenní 
účinky u ryb již v koncentraci 1-4 ng/l. Léčiva s hrozbou pro životní prostředí, tedy sdílejí 
následující vlastnosti: často, ale ne vždy, vysoký objem výroby v kombinaci s odolností vůči 
životnímu prostředí a biologickou aktivitou, zejména po dlouhodobé expozici (Fent et al. 
2006). Riziko plynoucí z léčiv po jejich průniku do životního prostředí spočívá spíše v chronické 
toxicitě, akutní toxicita je v tomto ohledu méně pravděpodobná. Neojedinělý je výskyt 
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kombinovaných účinků látek, i přesto, že je toxicita jednotlivé látky nízká, v kombinaci s jinou 
může dojít k synergickým účinkům. Účinek léčiv zjištěných ve vzorcích vody společně, by tedy 
měl být takto také stanovován, aby bylo dosaženo lepšího posouzení ekotoxikologického 
potenciálu zbytků léčiv ve vodním prostředí (Cleuvers 2002). 

3.1.4 Antibiotická rezistence 

Další z nežádoucích účinků plyne z přítomnosti léčiv v životním prostředí, jde o tvorbu 
kmenů rezistentních vůči antibiotikům v přirozených bakteriálních populacích. Rozsáhlé 
používání antibiotik v humánní medicíně a veterinární medicíně je hlavní příčinou vzniku a 
šíření bakterií odolných vůči antibiotikům (Ebele et al. 2017). Antibiotická rezistence stoupá 
ve všech částech světa na nebezpečně vysokou úroveň. Vznikají a globálně se šíří nové 
mechanismy rezistence, které ohrožují schopnost léčit běžná infekční onemocnění. Rostoucí 
seznam infekcí jako je zápal plic, tuberkulóza, otrava krve, kapavka a alimentární onemocnění 
je stále obtížnější léčit vlivem nižší účinnosti antibiotik (WHO 2020). 

Jsou to právě ČOV, které jsou považovány za důležitá ohniska šíření antibiotické 
rezistence (Luis Martinez 2009; Novo et al. 2013), ta byla prokázaná například u bakterií 
z biologického stupně čištění v rámci ČOV v Austrálii. Antibiotika zde byla detekována na 
každém odběrném místě vodního recipientu přijímajícího OV, od přítoku do 500 m po proudu 
od místa vypouštění vyčištěné OV. Z biologického reaktoru odpovědného za biologické čištění 
v této ČOV byly izolovány čtyři typy bakterií, které byly následně testovány na odolnost vůči 
šesti antibiotikům. U všech bakterií byla prokázaná rezistence na alespoň dvě z šesti 
zkoumaných antibiotik (Costanzo et al. 2005). 

3.1.5 Pesticidy 

V Evropské unii spadají pod pesticidy dvě hlavní podskupiny biocidy a přípravky na 
ochranu rostlin (POR), jejich podrobnější dělení je uvedeno na obrázku 1 (Dvoržáková 2020). 
Biocidní přípravky jsou definované v nařízení EP a Rady o uvádění na trh a používáníbiocidních 
přípravků 2012/528/EU a v zákonu č. 120/2002 Sb., o uvádění biocidních přípravků 
a biocidních látek na trh. Jsou určeny k ochraně před škodlivými činiteli v komunální sféře. 
Nemohou být tedy využívány v zemědělství k ochraně rostlin nebo rostlinných produktů. 
Oproti tomu, POR definované v nařízení EP a Rady (ES) č. 1107/2009 o uvádění přípravků na 
ochranu rostlin na trh jsou určeny k ochraně rostlin a rostlinných produktů před škodlivými 
činiteli, nemohou být používané v komunální sféře. Přitom rozdíl mezi těmato dvěma 
skupinami bývá často malý a účinné látky se shodují (Prokop 2017). 

Za hlavní zdroj pesticidů v povrchových vodách jsou obecně považovány splachy ze 
zemědělských oblastí, významným zdrojem jsou také městské odpadní vody. Přítomnost 
pesticidů v městských OV je dána jejich aplikací na travní porosty například golfová hřiště, 
parky, hřbitovy, ochranou městské vegetace, sezónní ochranou proti komárům a další (Kóck-
Schulmeyer et al. 2013). Vzhledem k rozšíření škůdců v různých klimatických podmínkách 
může být používání pesticidů sezónní. Důležitým faktorem jsou také srážky, které ovlivňují 
přítok OV, a to zejména u jednotného kanalizačního systému (Luo et al. 2014). Prodej pesticidů 

13 



v EU v období mezi lety 2011 a 2021 kolísal ±6% kolem hranice 350 000 tun ročně (EUROSTAT 
2023). 

Kôck-Schulmeyer et al. studovali tři objekty ČOV lišící se ve velikosti, provozními 
podmínkami, přijímanou OV a technologii čištění. Autor potvrzuje celkovou neefektivnost 
odstranění pesticidů ve všech třech zkoumaných objektech ČOV, i když méně výraznou 
v případě ČOV opatřené terciálním čištěním. Terciální čištění zde bylo založeno na 
koagulaci, flokulaci, chloraci a mikrofiltraci (2013). 

BIOCIDY PŘÍPRAVKY NA BIOCIDY OCHRANU ROSTLIN 

l HERBICIDY FUNGICIDY 
ROSTLINNÉ 

REGULÁTORY 

INitK II.IDY 

RODENTICIDY 

MOLUSKOCIDY 

Obrázek 1 schéma rozdělení pesticidů (Prokop 2017) 

3.1.6 Povrchově aktivní látky 

Povrchově aktivní látky jinak také tenzidy (Šmidrkal 1999) jsou organické sloučeniny, 
které mají polární a nepolární skupiny ve stejné molekule. Jsou schopné měnit povrchové a 
mezifázové vlastnosti kapaliny (Figueiredo Nevěs et al. 2020). Obecně rozdělujeme povrchově 
aktivní látky do čtyř základních skupin - aniontové, kationtové, amfoterní a neiontové 
(Tripathy D et al. 2017). Detergent je směs tenzidů a dalších látek, která má detergenční 
vlastnosti. Detergence označuje schopnost převádět nečistotu z pevného povrchu do 
objemové fáze roztoku (Šmidrkal 1999). 

Hlavním čisticím činidlem ve většině pracích detergentů jsou aniontové povrchově 
aktivní látky, ty jsou schopny odstraňovat olej a prach z tkanin. Kationtové povrchově aktivní 
látky jsou zase v detergentech využívány jako změkčovadla tkanin a antistatická činidla. Právě 
prací detergenty jsou v současnosti hlavními složkami nacházejícími se v aktivovaných kalech 
a organických říčních sedimentech. Pokud nedojde v ČOV k jejich rozložení, uvolní se do 
životního prostředí (Tripathy et al. 2017). Zdrojem povrchově aktivních látek jsou průmyslové 
i městské OV (Figueiredo Nevěs et al. 2020). I přesto, že jsou některé z těchto látek biologicky 
odbouratelné (Tripathy et al. 2017) mohou negativně ovlivnit biologické procesy na ČOV. 
Způsobují pěnění omezující čištění v provzdušňovacích nádržích a podporují přenos 
znečišťujících látek a bakterií (Carosia et al. 2014), dále omezují sedimentaci pevných látek 
přítomných v odpadních vodách (Figueiredo Nevěs et al. 2020). 
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3.1.7 Produkty osobní péče 

Produkty osobní péče, personál care products (PCP) patří mezi nejčastěji detekované 
sloučeniny v povrchových vodách. Obavy vyvolávají zejména takové sloučeniny, které se 
používají ve velkých objemech, přetrvávají v životním prostředí, bioakumulují se nebo jsou 
biologicky aktivní (Peck 2006). Oproti léčivům, která jsou určená k vnitřnímu použití jsou PCP 
určeny k použití vnějšímu, proto nepodléhají metabolickým změnám a do prostředí se 
dostávají v nezměněné formě (Ternes et al. 2004). Vzhledem k tomu, že je PCP věnováno ve 
srovnání s farmaky méně pozornosti, je o jejich toxicitě známo relativně málo (Brausch & Rand 
2010) . 

PCP jsou produkty používané lidmi na denní bázi a slouží ke zlepšení kvality života 
(Ebele et al. 2017). Můžeme mezi ně zařadit například N,N-diethyl-meta-toluamid, nejběžnější 
aktivní složku v repelentech proti hmyzu. Dále parabeny a alkylestery kyseliny p-
hydroxybenzoové používané od 30. let 20. století jako bakteriostatické a fungistatické látky v 
léčivech, kosmetice a potravinách. Bakteriocidní látky jako triklosan, který je široce používaný 
v zubní pastách, mýdlech a antimikrobiálních sprejích. Polycyklické pižmo, tonalid nebo 
galaxolid, které se používají jako vůně v široké škále pracích a čisticích prostředků. Opalovací 
krémy zase obsahují organické filtry zahrnující benzofenony a methoxycinnamáty (Stuart et al. 
2011) . 

Často se v rámci odborných studií setkáváme s komplexním názvem (PPCP) jde o léčiva 
a produkty osobní péče, kdy jsou oba typy mikropolutantů hodnoceny jako skupina (Ebele et 
al. 2017). 

3.1.8 Léčiva 

Léčiva pro humánní a veterinární účely jsou velkou třídou chemikálií široce a 
nepřetržitě vypouštěných do vodních recipientů. Za jejich hlavní zdroj jsou považovány 
splaškové OV. V případě veterinárních léčiv existují také jiné zdroje, které mohou hrát 
významnou roli (Daughton & Ruhoy 2009). V Evropské unii se v humánní medicíně používá asi 
3000 různých látek, zejména analgetika, protizánětlivé léky, antikoncepce, antibiotika, beta-
blokátory, regulátory lipidů a neuroaktivní sloučeniny. Ve veterinární medicíně není situace 
jiná, nejčastěji jsou užívaná antibiotika a protizánětlivé látky (Fent et al. 2006). Celosvětová 
průměrná spotřeba léčiv se jen v humánní medicíně odhaduje na osobu za rok asi na 15 g. V 
průmyslových zemích se předpokládá, že se hodnota bude pohybovat mezi 50 až 150 g (Zhang 
etal. 2008). 

Léčiva v posledních letech přitahují stále větší pozornost mezinárodní vědecké 
komunity. Jde o nově se objevující kontaminanty životního prostředí, které jsou stále více 
používány v humánní i veterinární medicíně. V mnoha zemích byly detekovány v různých 
složkách životního prostředí, povrchové, mořské i podzemní vodě. Výskyt léčiv ve vodním 
prostředí byl poprvé hlášen v USA v čištěných odpadních vodách, kde byla zjištěna kyselina 
klofibrová v rozmezí 0,8-2 ug/l. V roce 1981 byl hlášen výskyt farmaceutických sloučenin v 
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říčních vodách ve Spojeném království. V roce 1986 byly v odpadních vodách v Kanadě 
detekovány ibuprofen a naproxen (Nikolaou et al. 2007). 
Většina léčiv je po průchodu lidským tělem přeměněna a dochází k uvolňování významného 
množství různých metabolitů (Weigel et al. 2004). K další transformaci dochází během čištění 
odpadních vod (Lishman et al. 2006) a následně po vypouštění OV do vodního recipientu. V 
mnoha vodních biotopech hrají mikroorganismy podstatnou roli v degradaci přírodních a 
umělých látek (Winkler et al. 2001). Důležitou roli v tomto ohledu hrají také abiotické procesy 
například fotodegradace (Andreozzi et al. 2002; Boreen et al. 2003). 

3.1.9 Endokrinní disruptory 

Endokrinní disruptory (ED) jsou skupinou chemikálií zahrnující jak přírodní sloučeniny, 
jako fytoestrogeny nebo mykotoxiny, tak řadu umělých chemikálií. Syntetické ED jsou 
obsaženy ve velké škále produktů, se kterými jsou lidé v každodenním kontaktu. Jsou součástí 
nábytků a oděvů (perfluoralkylované sloučeniny - PFC), elektrických spotřebičů, 
automobilových interiéru (brómované zpomalovače hoření) a čisticích prostředků 
(antimikrobiální látky). Řada z nich je používána v obalech od potravin a plastech (ftaláty), v 
produktech osobní péče (UV filtry) nebo jako konzervační látky (parabeny) (Wielog Orska et 
al. 2014). 

ED mají schopnost zasahovat do endokrinního systému a vyvolávat nežádoucí účinky 
nebo narušení homeostázy. Světová zdravotnická organizace (WHO) je definuje jako 
„exogénni látku nebo směs, která měnífunkci/ce endokrinního systému a následně způsobuje 
nepříznivé zdravotní účinky na organismus, jeho potomstvo nebo subpopulaci" (Ebele et al. 
2017). Agentura ochrany životního prostředí (EPA) je definuje jako „exogénni látku, která 
narušuje syntézu, sekreci, transport, metabolismus, vazebné působení nebo eliminaci 
přirozených hormonů přenášených krví, které jsou přítomné v těle a jsou zodpovědné za 
homeostázu, reprodukci a vývojový proces" (Diamanti-Kandarakis et al. 2009). Z obou definic 
jsou zřejmé negativní dopady plynoucí z expozice ED. U volně žijících živočichů byly účinky, 
které mohou souviset s narušením endokrinní činnosti pozorovány u měkkýšů, korýšů, ryb, 
plazů, ptáků a savců v různých částech světa. U některých živočišných druhů vedla narušená 
schopnost reprodukce k poklesu populace. U člověka epidemiologické studie naznačují, že ED 
mohou být odpovědné za změny lidského zdraví v posledních desetiletích. Patří k nim pokles 
počtu spermií, zvýšený počet chlapců narozených s malformací pohlavních orgánů a zvýšený 
výskyt některých typů rakoviny, u nichž je známá citlivost vůči hormonům (ECHA 2023). 

ED pocházejí z různých zdrojů, mohou být obsažené například v průmyslové OV, 
splaškové OV obsahující produkty osobní péče, látky vyskytující se v hormonální antikoncepci, 
výluhy z plastů či léky z nemocničního odpadu. Vzhledem k heterogennímu složení a různým 
zdrojům je nepravděpodobné, že by existovalo univerzální řešení pro odstranění všech 
znečišťujících látek narušujících endokrinní systém (Krantzberg & Hartley 2018). 
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3.2 Charakteristika mikropolutantů zvolených pro pokus 

Osud organických molekul (ať už přírodních nebo antropogenních) je částečně řízen jejich 
distribucí v životním prostředí. Distribuce molekul mezi různými složkami prostředí jako je 
vzduch, voda, půda a biota je fyzikální proces, ke kterému dochází bez chemické změny 
samotné molekuly. Jak se molekula v prostředí pohybuje je dáno jejími fyzikálně-chemickými 
vlastnostmi, ty jsou výsledkem povahy přítomných mezimolekulárních sil (Chiou et al. 1977). 

Rozdělovači koeficient oktanol-voda (Kow) je laboratorně měřená vlastnost látky, v 
současné době se používá zejména v lékařské chemii, návrhu léčiv a chemii životního 
prostředí. Pokud se ke dvěma nemísitelným rozpouštědlům ve vzájemném kontaktu přidá třetí 
látka, sama se mezi rozpouštědla rozdělí. V rovnováze pak dosáhne poměr koncentrací 
rozpuštěné látky určité hodnoty (Sangster 1997). Oktanol představuje část lipofilní 
voda hydrofilní. Čím je hodnota Kow vyšší, tím je látka lipofilnější a bude se lépe kumulovat v 
tucích organismu (Isac-García et al. 2015). 

Obecně platí, že log Kow < 2,5 vede k nízkému sorpčnímu potenciálu, log Kow > 2,5 a < 4,0 
k střednímu sorpčnímu potenciálu a log Ko w > 4,0 k vysokému sorpčnímu potenciálu (Brose et 
al. 2019). Byly vyvinuté různé experimentální metody pro stanovení rozdělovacího poměru 
oktanol-voda. Některé z nich jsou přímé jako třepací baňka, jiné zahrnují nepřímá měření 
například chromatografická. I přes časovou náročnost je metoda třepací baňky považována za 
referenční (Amézqueta et al. 2020). 

Distribuce jednotlivých látek mezi vodnou fází a hydrofobní fází je definována poměrem 
mezi koncentrací látky v n-oktanolu a ve vodě. 

„ Cn—Octanol 

kde Kow je rozdělovači koeficient n-oktanol/voda, Cn-octanoije koncentrace chemické látky v n-
oktanolu [mg/l], Cwater je koncentrace sloučeniny ve vodě [mg/l] (Scheytt et al. 2005). 

Hodnota tohoto rozdělovacího koeficientu obecně závisí na teplotě, tlaku, koncentraci, 
povaze rozpouštědel a rozpuštěné látky. Obvykle se koeficient n-oktanol/voda týká velmi 
zředěných roztoků, ve kterých má rozpuštěná látka stejnou molekulární formu v obou 
rozpouštědlech (Sangster 1997). 

Následující kapitoly charakterizují mikropolutanty, které jsou součástí syntetického 
roztoku zhotoveného pro experiment popsaný v praktické části této práce. 

3.2.1 Bisfenol A 

Bisfenoly jsou skupina uměle vytvořených chemických látek, využívaných k výrobě 
polykarbonátových plastů a epoxidových pryskyřic. Nejčastěji je z této skupiny látek využíván 
bisfenol A (BPA) (4,4'-isopropylidendifenol; 2,2-bis(4-hydroxyfenyl)-propan). Použití bisfenolů 
jako je bisfenol S (BPS) a bisfenol F (BPF) je ve srovnání s bisfenolem A nižší, ovšem vzhledem 
k omezování BPA dochází k náhradě jeho analogy (SZU 2020; Wang et al. 2019). BPA je jednou 
z nejrozšířenějších sloučenin na světě, jeho roční světová produkce přesahuje 3,8 milionů 
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(Hoekstra & Simoneau 2013). V roce 2016 byl Evropskou agenturou pro chemické látky 
zařazen mezi látky vzbuzující obavy. Toxicita alternativ BPAje stále předmětem výzkumu (Sun 
et al. 2023). BPA obsahuje dvě fenolové funkční skupiny, jeho výroba spočívá v kombinaci dvou 
ekvivalentů fenolů s jedním ekvivalentem acetonu. Poprvé byl BPA syntetizován A. P. 
Dianinem v roce 1891 a později byl zkoumán ve 30. letech 20. století. V té době byl testován 
pro své estrogenní vlastnosti, od jeho farmaceutického užití bylo ovšem upuštěno 
pro účinnější diethylstilbestrol (DES) (Vandenberg et al. 2009). 

Riziko BPA spočívá v jeho vyluhovatelnosti z nádob na potraviny a nápoje, které jsou 
pomocí BPA vyrobeny, jde o hlavní zdroj expozice člověka touto látkou. Hlavní parametry 
ovlivňující uvolňování BPA z nádob jsou doba kontaktu, teplota a pH potravin (Hoekstra & 
Simoneau 2013). Expozice člověka BPA prostřednictvím konzumace konzervovaných potravin 
se odhaduje na 6,6 ug/osobu/den. BPA má schopnost proniknout do krevního oběhu (Jalal et 
al. 2017) a je schopen navázat se na několik druhů receptoru, které jsou spojené s hormony 
endokrinního systému a dalších systémů těla (Michatowicz 2014). 

Vzhledově je BPA pevná, bílá, krystalická látka dobře rozpustná v kyselině octové, 
vodných alkalických roztocích a organických rozpouštědlech a špatně rozpustná ve vodě (120-
300 mg/l při 25 °C). Koeficient oktanol-voda log Ko w = 3,32 vysvětluje poměrně dobrou 
rozpustnost v tucích a nízkou rozpustnost ve vodě (Geueke 2013; Michatowicz 2014). 
V komunálních ČOV jsou hlavní mechanismy odstraňování BPA sorpce a biodegradace. 
Aktivační systém vykazuje účinnost odstranění BPA okolo 75 % (Wang et al. 2019). 

3.2.2 Karbamazepin 

Karbamazepin (CBZ) (5H-dibenzazepin-5-karboxamid) derivát iminostilbenu s 
tricyklickou strukturou, je jedním z nejčastěji předepisovaných a velmi důležitých léků pro 
léčbu epilepsie, neuralgie trojklaného nervu a některých psychiatrických onemocnění 
(Achilleos et al. 2010; Hoekstra & Simoneau 2013). Globálně spotřebovaný objem 
karbamazepinu se odhaduje na 1014 tun za rok (Zhang et al. 2008). 

CBZ má stabilní chemickou strukturu, díky které je odolný vůči konvenčním i pokročilým 
procesům čištění OV. V důsledku toho je jedním z nejtrvalejších farmaceutických přípravků, 
které se dostávají do OV a dále různých matric životního prostředí (Liu et al. 2016). Mezi rizika 
plynoucí z přítomnosti CBZ v OV patří jeho akumulace v rostlinách nebo vodních 
organismech. Dále může CBZ ovlivňovat růst a morfologii lidských embryonálních buněk, a to 
v koncentracích relevantních pro životní prostředí. Byly pozorovány teratogenní účinky CBZ a 
je známo, že zejména u dětí zhoršuje záchvaty. CBZ má jako psychoaktivní droga vedlejší 
účinek antidepresiv, které mohou potenciálně inhibovat vyhýbání se predátorům u ryb (Liu et 
al. 2016). 

Procentuální úspěšnost odstranění CBZ se pohybuje u konvenčního biologického čištění 
odpadních vod (<10 %), u membránových bioreaktorů (<20 %), u fyzikálně-chemických 
procesů jako je koagulace-flokulace a flotace (20-35 %). Na druhé straně pokročilé oxidační 
procesy (AOP) jako ozonizace UV/H 2 O 2 indukovaná fotolytická degradace, fotokatalytická 
degradace T Í O 2 nebo přímá fotolýza vedla k vysokým procentům degradace CBZ (>90 %). 
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Hlavním omezením je tvorba nežádoucích a někdy toxických vedlejších produktů (Jelic et al. 
2011). Rozpustnost ve vodě je pro CBZ 17,7 mg/l při 25 °C (Zhang et al. 2008), koeficient 
oktanol-voda log Kow = 2,25 naznačuje nízký sorpční potenciál (Scheytt et al. 2005). 

3.2.3 Diklofenak 

Diklofenak (DCF) (kyselina 2-[2-[(2,6-dichlorfenyl)amino]fenyl]octová) patří mezi 
nesteroidní protizánětlivá léčiva. Ve zdravotnictví se používá jako analgetikum, antiartritikum 
a antirevmatikum (Pérez-Estrada et al. 2005). Diklofenak je hojně využíván ke snížení zánětu 
a bolesti jak ve zdravotnictví, tak veterinární péči (Al-Rajab et al. 2010). Jeho globální spotřeba 
se odhaduje na 940 tun za rok (Zhang et al. 2008). S poločasem metabolické eliminace mezi 1 
a 2,5 dnem mohou metabolity DCF jako je 5-hydroxy diklofenak a N,5-dihydroxy diklofenak, 
způsobit v lidském těle poškození jater (O'Connor et al. 2003). U jiných metabolitů jako je 4'-
hydroxy diklofenak a 4'-hydroxy diklofenak dehydratovaný, nejsou toxikologické účinky 
prokázány (Stúlten et al. 2008). Studie zaměřená na stanovení toxicity více druhů 
nesteroidních protizánětlivých léčiv včetně diklofenaku, potvrzuje jeho významný vliv na 
embryonální a larvální vývoj testovaného druhu Dánia pruhovaného (Brachydanio rerio) ve 
vodním prostředí (Zhang et al. 2019). 

Právě diklofenak je odpovědný za 97 % pokles populací tří druhů supů Indických. Jde o 
mrchožrouty živící se mimo jiné na uhynulých hospodářských zvířatech. Příčina úhynů supů 
spočívá v konzumaci masa z uhynulého dobytka, který byl před smrtí ošetřen diklofenakem. 
Ukázalo se, že diklofenak je v těle krávy po jejím ošetření detekovatelný v játrech, ledvinách a 
střevech až 71 hodin po léčbě. Diklofenak se pro supy ukázal toxický, tito ptáci hojně umírají 
na onemocnění ledvin (Oaks et al. 2004; Taggart et al. 2007; Stúlten et al. 2008) 

Hlavním mechanismem transformace diklofenaku v říčním prostředí je fotolýza. Přes 
značnou rychlost biotransformace této látky se biodegradace za aerobních podmínek stává ve 
srovnání s fotodegradací spíše nevýznamným procesem (Koumaki et al. 2017). Odstranění 
diklofenaku v ČOV se v závislosti na provozních podmínkách pohybuje od 0 do 80 %. Většinou 
je však účinnost odstranění konvenčními metodami nízká, biologickým čištěním je diklofenak 
odstranitelný z 20-40 % (Joss et al. 2005; Capodaglio et al. 2018). Rozpustnost ve vodě je pro 
DCF 23,73 mg/l při 25 °C (Zhang et al. 2008), koeficient oktanol-voda log Ko w = 4,02 - 4,51 
naznačuje dobrý sorpční potenciál (Scheytt et al. 2005). Účinnost odstraňování pomocí 
oxidačních procesů sestávajících z kombinací ozonu a dalších látek (ultrafialové (UV) záření, 
H202, Ti02) je v případě DCF uváděná okolo 69-75 % (Petrovič et al. 2003). 
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3.2.4 Hydrochlorothiazid 

Hydrochlorothiazid (HCTZ)(6-chlor-3,4-dihydro-2H-l,2,4-benzothiadiazin-7-sulfonamid-
1,1-dioxid) je diuretikum thiazidového typu, které se klinicky používá již více než půl století 
(diuréza - vylučování moči). HCTZ je hlavním léčivem používaným při léčbě hypertenze. Léčivo 
si získalo velkou popularitu pro jeho cenovou dostupnost, účinnost a schopnost zlepšit další 
zdravotní problémy, jako je srdeční selhávání nebo symptomatický edém (Kumar et al. 2022). 
HCTZ není metabolizován a nejméně 61 % perorální dávky je eliminováno ledvinami beze 
změny během 24 hodin (Brigante et al. 2005). 

HCTZ není snadno biologicky odbouratelný a na základě studií se neočekává, že by se 
významně sorboval na kal během čištění odpadních vod. Rozpustnost HCTZ ve vodě je 722 
mg/l při teplotě 25 °C, rozdělovači koeficient HCTZ oktanol-voda je nízký Log Kow= 0.09 a nemá 
potenciál bioakumulovat se ve vodních organismech (AstraZeneca 2023). Bylo zjištěno, že 
ačkoliv UV/chlorace může být účinnou metodou při odstraňování HCTZ, má potenciál 
produkovat škodlivější vedlejší produkty transformace, nežli je samotná původní sloučenina 
(Adawiyah Mansor & Soo Tay 2020). 

3.2.5 Ibuprofen 

Ibuprofen (IBU) (kyselina 2-(4-isobutylfenyl) propionová) patří mezi nesteroidní 
protizánětlivá léčiva, bývá předepisován proti bolesti kosterního svalstva a zánětlivým 
revmatickým poruchám. Používá se také pro analgetické a antipyretické účely (Achilleos et al. 
2010). Stejně jako diklofenak, byl také ibuprofen v rámci nesteroidních protizánětlivých léčiv 
testován pro stanovení toxicity a environmentálních rizik. Byl potvrzen jeho významný vliv na 
embryonální a larvální vývoj testovaného druhu Dánia pruhovaného (Brachydanio rerio) ve 
vodním prostředí (Koumaki et al. 2017). 

Ibuprofen je velmi stabilní vůči fotolýze, jeho sorpce na sediment je však značná. Jeho 
dominantním mechanismem odstraňování z říční vody za aerobních podmínek je 
biotransformace. Osud ibuprofenu je ovlivněn redoxními podmínkami, jeho přeměna spočívá 
v biodegradaci, která při absenci kyslíku dramaticky klesá (Koumaki et al. 2017). Míra jeho 
odstranění je v rámci konvenčního čištění poměrně vysoká a stabilní, pohybuje se okolo 90 % 
a výše (Bendz et al. 2005). Rozpustnost ve vodě je pro IBU 21 mg/l při 25 °C. Koeficient oktanol 
- voda log Kow = 3,5 - 3,97 naznačuje střední sorpční potenciál (Scheytt et al. 2005). 

3.2.6 Sulfapyridin 

Sulfonamidy jsou specifickou třídou organických sloučenin, které mají antibakteriální, 
protizánětlivé, antivirové a protinádorové účinky (Amaral et al. 2024). Sulfapyridin (SPD) (4-
Amino-N-2-pyridinylbenzenesulfonamid) (EDQM 2023) byl jedním z prvních syntetických 
antibiotik, které vykazovalo obecnou použitelnost pro humánní zdravotnictví. Byl představen 
v roce 1938 a ukázalo se, že vykazuje vysokou účinnost proti širokému spektru 
bakterií (Dondoni & Merino 1996). Mimo humánní zdravotnictví je sulfapyridin využíván také 
ve veterinární medicíně, léčivo je využíváno pro profylaktické nebo terapeutické účely. Existují 
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studie prokazující přítomnost této látky v živočišných produktech jako je mléko, med nebo 
maso (Mořeno et al. 2018). 

Rozdělovači koeficient SPD oktanol-voda Log Ko w je 0,35 (Chen et al. 2015). Sulfoamidy 
se obecně vyznačují špatnou biologickou odbouratelností, nízkou rozpustností ve vodě a 
organických rozpouštědlech (Ingerslev & Halling-Sorensen 2000). Průměrná účinnost 
odstraněn na ČOV se u SPD pohybuje okolo 28 % (Aymerich et al. 2016). Nedokonalé 
odstranění sulfoamidů provází hrozby v podobě šíření genů antibiotické rezistence s 
potenciální toxicitou. Mnoho výzkumů prokázalo různé negativní účinky SPD, jako je 
biotoxicita a endokrinní narušení pro vodní živočichy i pro člověka (Ji et al. 2022). Jako účinná 
metoda používaná pro odstranění sulfapiridinu, respektive antibiotik obecně patří 
membránové ošetření, zejména reverzní osmóza a nanofiltrace mohou být v tomto směru 
uplatňovány (Chen et al. 2022). 

3.2.7 Triklosan 

Triklosan (TCS) (5-chlor-2-(2,4-dichlorfenoxy) fenol) halogenovaný fenol je neiontové, 
širokospektrální antimikrobiální činidlo používané v Severní Americe, Evropě a Asii jako 
přísada do mnoha produktů osobní péče, veterinárních, domácích a průmyslových produktů. 
TCS je součásti některých dezinfekčních prostředků, mýdel, detergentů, zubních past, ústních 
vod, deodorantů, šamponů a také plastů. TCS je účinný proti mnoha typům bakterií a určitým 
typům hub, zabraňuje množení bakterií nebo vede k jejich buněčné smrti (Dann & Hontela 
2011). TCS byl od svého původního použití v nemocničním prostředí v roce 1972 začleněn do 
různých zmíněných spotřebitelských produktů (Weatherly & Gosse 2017). Většina tekutých 
mýdel na ruce prodávaných jako „antibakteriální" obsahuje jako aktivní složku triclosan (Aiello 
et al. 2017). Poměrově šlo v roce 2001 asi o 76 % tekutých mýdel na ruce a 29 % pevných 
kusových mýdel (Perencevich et al. 2001). Avšak existuje studie prokazující, že antibakteriální 
mýdlo obsahujícítriklosan v podmínkách běžného používání nepřispívá k snižování bakteriální 
kontaminace více než mýdlo neantibakteriální (Kim et al. 2015). Navíc bylo zjištěno, že TCS 
vytváří bakteriální rezistenci, bakterie v životním prostředí se mohou stát rezistentní vůči TCS 
po úrovních expozice, které jsou pro životní prostředí relevantní (Weatherly & Gosse 2017). 

Rozdělovači koeficient TCS oktanol-voda Log K o wje 4,76. Jde o látku obtížně rozpustnou 
ve vodě s rozpustností 10 mg/l při 20 °C a snadno rozpustnou v široké škále organických 
rozpouštědel (Dann & Hontela 2011). Odstranění TCS při čištění v aktivačním systému 
vykazuje účinnost až 96 % (McAvoy et al. 2002). 

21 



3.3 Zdroje mikropolutantů 

Je známo několik možností vstupů mikropolutantrů do životního prostředí, přičemž 
většina vede přes OV (Yu et al. 2016). První možností je vstup do OV přímo z výroby, kdy 
mohou být koncentrace značně vysoké. To potvrdila studie, která podrobila výzkumu ČOV v 
Indii, která zpracovává OV ze závodu pro hlavní výrobu generických léčiv pro světový trh. 
Zkoumaný závod Patancheru Enviro Tech Ltd se nachází v Patancheru přijímá přibližně 
1500 m 3 odpadních vod denně od asi 90 výrobců léčiv. Po odstranění pevných látek se přidá 
asi 20 % surové splaškové vody, aby se zlepšila účinnost biologického čištění. Ve vzorcích 
odebraných z této lokality byly zaznamenány vůbec nejvyšší obsahy léčiv, jaké byly dosud v OV 
naměřeny (Larsson et al. 2007). Druhou cestou je vylučování sloučenin nebo metabolitů léčiv 
z těla po jejich požití, a to nejčastěji močí či exkrementy v závislosti na povaze sloučeniny a 
daného organismu. V případě lidí, jsou výměšky odváděny kanalizací přímo do přilehlé ČOV, 
v případě některých zvířat, mohou být aplikovány na půdu spolu se statkovými hnojivy a 
vlivem splachů z půdy pak kontaminovat povrchovou vodu (Jjemba 2006). Třetí potencionální 
cestou vstupu nežádoucího znečištění životního prostředí, může být aplikace čistírenského 
kalu na půdu. Čistírenské kaly vznikající při procesu čištění odpadních vod a jsou heterogenní 
suspenzí anorganických a organických látek. Obsahují organickou hmotu a živiny, mohou 
ovšem zahrnovat také rizikové prvky, nebezpečné organické sloučeniny či patogenní 
mikroorganismy. Legislativně je problematika nakládání s kaly z ČOV řešena zákonem č. 
541/2020 Sb., o odpadech a vyhláškou č. 273/2021 Sb., o podrobnostech nakládání s odpady, 
kde kromě definic a povinností nakládaní s kaly, jsou také mezní hodnoty koncentrací pro 
rizikové prvky obsažené v kalech a půdě, na které se bude kal aplikovat (MŽP 2023) Poslední 
možností vstupu, je nesprávná a nedbalá likvidace léčiv ze strany spotřebitelů, nejčastěji jde o 
spláchnutí léčiv do toalety nebo odstranění spolu s komunálním odpadem. V České republice 
takto činí asi čtvrtina domácností, v roce 2018 u nás představovala takto zlikvidovaná léčiva 
v přepočtu odhadem asi 1,3 miliardy korun (SÚKL 2020). I přesto, se tato možnost z celkového 
pohledu kontaminace nejeví jako nejvýznamnější (Reddersen etal. 2002). Hlavní zdroje MP v 
životním prostředí jsou různé, a mnohé z nich pocházejí z masově vyráběných materiálů a 
komodit. Hlavní zdroje a kategorie kontaminantů jsou uvedeny v tabulce 1. 
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Tabulka 1 hlavní zdroje a kategorie mikropolutantů, upraveno podle (Luo et al. 2014) 

Kategorie Důležité podtřídy Hlavní zdroje 

Léčiva 
Specifické Nespecifické 

Léčiva NSAID*, regulátor lipidů, 
antikonvulziva, 
antibiotika, 
(3-blokátory a stimulanty 

Splašková OV (z 
vylučování), 
nemocniční odpadní vody, 
odtok z CAFO a 
a kva kultury 

Mezi zdroje, které nejsou 
výlučné pro jednotlivé 
kategorie, patří: 
Průmyslové OV (z výroby 
produktů), 
výluhy ze skládek, nesprávná 
likvidace použitých, vadných 
nebo prošlých produktů 

Produkty 
osobní péče 

Vůně, dezinfekční 
prostředky, UV filtry a 
repelenty proti hmyzu 

Splašková OV (osobní 
hygiena) 

Steroidní 
hormony 

Estrogeny Splašková OV 
(exkrementy, moč) 
Odtok z CAFO * 
a a kva kultury 

Povrchově 
aktivní látky 

Neiontové povrchově 
aktivní látky, tenzidy a 
detergenty 

Splašková OV (osobní 
hygiena, praní, mytí 
nádobí) 
Průmyslové OV 

Průmyslové 
chemikálie 

Plastifikátory, 
zpomalovače hoření 

průmyslová OV 
(vyluhování z materiálu) 

Pesticidy Insekticidy, herbicidy a 
fungicidy 

Splašková OV (stékající ze 
zahrad, trávníků, cest, 
polí), zemědělské odpady 

* NSAID: Nesteroidníantiflogistika a antirevmatika - nejčastěji používaná léčiva. 
* CAFO: concentrated animal feeding operation - intenzivní výkrm zvířat. 
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3.4 Konvenční procesy čištění odpadní vody 

ČOV fungují jako primární bariéry proti šíření mikropolutantů (Luo et al. 2014). 
Konvenční čištění odpadních vod sestává z kombinace mechanického předčištění, fyzikálních, 
chemických a biologických procesů vedoucí k odstranění organických látek a některých živin z 
odpadních vod (Sonune & Ghate 2004). Stupně čištění se řadí podle zvyšující se intenzity 
čištění na předčištění, primární, sekundární a terciární. Předčištění disponuje lapákem štěrku, 
hrubými a jemnými česlemi a lapákem písku, které souží k zachycení různých frakcí 
nerozpuštěných látek. Tyto hrubé pevné látky jsou odstraněny, aby se předešlo poškození 
dalšího zařízení v následujících krocích čištění (Demirbas et al. 2017). Primární čištění slouží k 
odstranění organických a anorganických pevných látek pomocí fyzikálních procesů jako je 
sedimentace a flotace. Během něj je odstraněno přibližně 50 - 70 % nerozpuštěných látek a 65 
% tuků a olejů. Dále je také odstraněna část organického dusíku, fosforu a těžkých kovů 
spojených s pevnými látkami, koloidní a rozpuštěné složky nejsou ovlivněny (Sonune & Ghate 
2004). 

Sekundární čištění spočívá v biologickém čištění OV s využitím různých typů 
mikroorganismů v kontrolovaném prostředí. Používají se aerobní biologické procesy, ty se liší 
především způsobem, jakým je mikroorganismům dodáván kyslík a rychlostí, kterou 
organismy metabolizují organickou hmotu (Sonune & Ghate 2004). Vzhledem k intenzivnímu 
výzkumu posledních desetiletí 20. století, jsou technologie sekundárního stupně čištění s 
odstraňováním živin v současnosti považovány za konvenční. Proces biologického 
odstraňování se začal vyvíjet na počátku 80. let 19. století a Ardern a Lockett jej v roce 1914 
pojmenovali jako aktivační systém, protože zahrnoval produkci aktivované hmoty 
mikroorganismů se schopností aerobně stabilizovat organický materiál v OV. Po druhé světové 
válce začal Dr. Ir. Aale Pasveer dodával do odpadních vod v Nizozemsku kyslík, aby urychlil 
přeměnu organické hmoty. Toto umělé provzdušňování umožnilo další rozvoj aktivačního 
systému. V současné době se aktivační systém skládá z: reaktoru, kde jsou mikroorganismy 
udržovány v suspenzi a provzdušňovány, separační jednotky pevná látka-kapalina (usazovací 
nádrž) a recyklačního systému (dosazovací nádrž). Aktivační systém má schopnost produkovat 
vločky aktivovaného kalu, které sedimentují a jsou odstraňovány gravitací v dosazovacích 
nádržích (Ferreira 2022). Blokové schéma základní technologické linky mechanicko-
biologických ČOV je znázorněno na obrázku 2. 

Účinnost odstraňování silně závisí na fyzikálně-chemických vlastnostech odstraňované 
látky a dále se odvíjí od provozních podmínek na konkrétní ČOV, jako je doba zdržení kalu, 
hydraulická doba zdržení nebo teplota (Pomiěs et al. 2012). Kvalita odpadních vod je velice 
proměnlivá v závislosti na tom, jakou OV čistírna přijímá, může jít například o splaškové OV, 
suchou a mokrou atmosférickou depozici, splachy z městské zástavby obsahující znečištění 
související s dopravou nebo zemědělský odpad. Rozsah kontaminantů je ještě širší, jsou-li do 
přítoku zahrnuty také zmíněné průmyslové OV (Ratola et al. 2012). 

I přes velice rozšířené systémy používané na ČOV, nejsou všechny chemické látky 
těmito způsoby dokonale odstranitelné. Velké množství sloučenin a jejich degradačních 
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produktů se tak vymyká kontrole (Rogowska et al. 2019). Kromě toho, nejsou vzhledem k 
absenci specifických předpisů ve většině ČOV dobře zavedena preventivní opatření a 
monitorování mikropolutantů (Bolong et al. 2009). Z léčiv je například konvenčními čistícími 
metodami dobře odstranitelný paracetamol nebo ibuprofen a to ze 72-100 %, naopak u 
sulfamethazinu nebo karbamazepinu je účinnost odstranění značně nižší a to 7-23 % (Ratola 
et al. 2012). Poměrně často se také můžeme setkat se zvyšujícím se zatížením PPCP během 
procesu čištění, například diklofenak vykázal nárůst o 105 % v čistírně odpadních vod ve 
Švédsku (Zorita et al. 2009) a až o 300 % v ČOV v Koreji (Sim et al. 2010). 
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Obrázek 2 blokové schéma základní technologické linky mechanicko-biologických ČOV (Švehla et al. 2007) 
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3.5 Možnosti odstranění mikropolutantů v rámci terciálního čištění 

Primární a sekundární čištění odstraňuje většinu organických látek a nerozpuštěných 
látek nacházejících se v odpadních vodách. Ovšem postupem času se tato úroveň čištění 
ukázala jako nedostatečná (Sonune & Ghate 2004). Dnes je vypouštění odpadních vod z ČOV 
do povrchových, považováno ve srovnání s jinými zdroji za hlavní příčinu přítomnosti 
mikropolutantů v povrchových vodách (Kasprzyk-Hordern et al. 2008). 

Různé metody využitelné v terciálním čištění se začaly aktivně vyvíjet až koncem 20. 
století (Kiuru & Oy 1990; Nicolaou & Hadjivassilis 1992). Do čistíren odpadních vod byly 
přidány další kroky čištění, aby se zajistilo učenější odstraňování organických a pevných látek, 
nebo aby se zajistilo odstranění živin a toxických materiálů (Sonune & Ghate 2004). Definici 
terciálního čištění odpadních vod, udává v legislativě vyhláška 48/2014 Sb., kterou se mění 
vyhláška č. 428/2001 Sb., kterou se provádí zákon č. 274/2001 Sb., o vodovodech a 
kanalizacích pro veřejnou potřebu a o změně některých zákonů (zákon o vodovodech a 
kanalizacích), ve znění pozdějších předpisů. A sice, že třetí stupeň čištění odpadních vod 
zajišťuje pomocí doplňujících biologických, fyzikálně-chemických a jiných procesů dodatečné 
snížení odtokových koncentrací nutrientů a dalšího znečištění (Foller 2018). 

Většinou jsou nové technologie umístěny po biologickém čištění, a proto bývají 
označovány jako terciální. Existují ovšem výjimky, jako je například přidání práškového 
aktivního uhlí do aktivovaného kalu pro odstranění MP (Ferreira 2022). 
Následující kapitoly jsou věnovány procesům využitelných pro odstraňování mikropolutantů. 

3.5.1 Sorpce na aktivním uhlí 

Sorpce je považována za nejstabilnější způsob odstraňování biologicky nerozložitelných 
organických látek zvody (Aksu 2005). Adsorbentje pevná látka používaná k odstranění 
kontaminantů z kapaliny nebo plynu (Pandit et al. 2021). Díky své účinnosti a všestrannosti je 
nejvhodnějším adsorbentem aktivní uhlí, to je získáváno z jakéhokoliv pevného perzekutoru 
s vysokým obsahem uhlíku, ten může být přírodní nebo syntetický. Při výběru prekurzoru je 
důležitá jeho dostupnost, cena a čistota (Putra et al. 2009). Adsorpční proces je složitý a závisí 
na faktorech jako je struktura a povrch aktivního uhlí (typ a koncentrace povrchových skupin), 
chemické vlastnosti adsorbátu-odstraňované látky (polarita, iontová povaha, funkční skupiny, 
rozpustnost) a vlastnosti čištěné vody (teplota, pH, koncentrace adsorbátu). Tyto faktory 
určují povahu vazebných mechanismů i rozsah a sílu adsorpčního procesu. Z praktického 
hlediska je důležité porozumět vztahu mezi zmíněnými faktory a adsorpční účinnosti za 
účelem optimalizace metod pro čištění odpadních vod, protože i malé zvýšení účinnosti je z 
ekologického a ekonomického hlediska významné (Marczewski et al. 2016). Ze zmíněných 
hledisek jsou za velmi důležitý prekurzor považovány zemědělské odpady, jsou obnovitelné a 
dostupné ve velkém množství, také mají vysoký obsah uhlíku a nízký obsah popela (Putra et 
al. 2009). 

Díky porézní struktuře má aktivní uhlí v granulované nebo práškové formě dobrou 
kapacitu pro adsorpci organických molekul (Aksu 2005) v některých aplikacích může účinnost 
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odstranění za jeho pomoci dosáhnout až 100 % účinnosti (Putra et al. 2009). Jeho nevýhoda 
spočívá ve finanční náročnosti. Cena aktivního uhlí roste spolu s jeho kvalitou a regenerace je 
nákladná, ve velkém měřítku je navíc nepraktická, protože produkuje odpadní vodu a vede ke 
ztrátě adsorbentu. Právě ekonomické hledisko vede k hledání levnějších alternativ, jako je 
dřeň bagasy, karbonizovaná kůra, rašelina, rýžové slupky, dřevo, popílek nebo karbonizovaný 
kal z OV. Tyto levné adsorbenty však mají obecně nízkou adsorpční kapacitu, proto je potřeba 
velké množství adsorbentu (Aksu 2005). 

Sorpce na aktivní uhlí, je metoda využívaná například k odstranění pesticidů, její 
účinnost se pohybuje mezi 50 a 99 % a narůstá se zvyšujícím se poměrem množství 
adsorbentu/voda. Dále je využíváno jako adsorbent v procesu odstraňování antibiotik (Yu et 
al. 2016) nebo barviv využívaných v různých průmyslech jako textilním, tiskařském, 
papírenském, gumárenském nebo plastikářském (Ghaedi et al. 2012). Co se týče 
mikropolutantů zvolených pro testovaní v této práci, byla tato metoda účinná například pro 
Ibuprofen a diklofenak (98 %), méně pak pro karbamazepin (75 %) a bisfenol A (66 %) (Belete 
etal. 2023). 

3.5.2 Koagulace a flokulace 

Procesy koagulace a flokulace vyžadují přidání sloučenin známých jako koagulanty a 
flokulanty. Hlavní typy těchto sloučenin využitelné při úpravě OV jsou dvojmocné kladně 
nabité chemické sloučeniny a záporně nabité polymery, ty se využívají zejména jako flokulanty 
s vysokou molekulovou hmotností (Budi Kurniawan et al. 2020). Koagulace je založená na 
spojení nerozpustných částic a/nebo rozpuštěné organické hmotě do velkých agregátů, díky 
čemuž se usnadní jejich odstranění v následné sedimentaci, flotaci a filtraci (Renault et al. 
2008). 

Obvykle je rozptýleno jedno nebo několik chemických činidel, které destabilizují koloidní 
částice, což vede k tvorbě mikrovloček, ty vytváří přidáním flokulačního aditiva větší, hustší 
vločky, které se snadněji oddělují (Renault et al. 2008). Na účinnost procesu má vliv pH, teplota 
i dávka koagulantu, při optimalizaci podmínek jsou odstraněny organické látky, viry, bakterie, 
barvy, koloidy (velmi jemné částice, typicky v rozmezí od 10 nm do 10 pm) a je možné 
dosáhnout snížení zákalu odpadní vody o 85 až 98 % (Koohestanian et al. 2008). Soli železa a 
hliníku ve vodném roztoku disociují (štěpí se) a reagují za vzniku produktu hydrolýzy, které 
působí jako koagulanty odpovědné za odstraňování zákalu OV a barvy. Například chitosan, je 
zase účinný koagulant při odstraňování zákalu a suspendovaných částic ve vodě. Výhoda 
koagulantu spočívá v jejich synergickém účinku (Chaukura 2021). Nevýhoda tohoto procesu 
spočívá v používání chemických látek, které mohou mít enviromentální důsledky jako je 
zvýšení koncentrace kovů ve vodě nebo produkce velkých objemů toxických kalů (Renault et 
al. 2008). Bohužel během koagulačních a flokulačních postupů není většina významných 
mikropolutantů eliminována. Účinnost odstranění při použití koagulantu FeCb 25mg/l se 
pohybuje nízko, u bisfenolu A je to 20 %, iboprofenu 12 % a diklofenaku 21 % naopak zejména 
u pižma jako je například galaxolid, celestolide nebo tonalid se účinnost odstranění pohybuje 
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až kolem 80 % (Belete et al. 2023). Antibiotika, jako jsou tetracyklinová antibiotika 
(log Kow < -1,37), byla koagulací odstraněna s účinností 43-94 % (Kim & Zoh 2016). 

3.5.3 Membránové procesy 

Membrána slouží jako bariéra, která odděluje dvě fáze a omezuje transport různých 
chemikálií selektivním způsobem (Ravanchi et al. 2009). Tlakově řízené membránové procesy 
jsou nejrozšířenější membránové procesy při čištění OV. Tyto procesy spoléhají na hydraulický 
tlak k dosažení separace, existují čtyři hlavní typy: mikrofiltrace (MF), ultrafiltrace (UF), 
nanofiltrace (NF) a reverzní osmóza (RO). Rozdíly mezi těmito procesy je v požadavku na tlak 
a ve velikost pórů membrány (Ezugbe & Rathilal 2020). Využívání membránových technologií 
nabývá díky vývoji výkonnějších membránových materiálů stále většího významu (Chianese et 
al. 2016). Obecně jsou membrány navrženy tak, aby fungovaly jako fyzická semipermeabilní 
bariéra, která zachycuje nebo odmítá složky větší, než je velikost příslušných pórů, zatímco 
umožňuje protékání vody (Ojajuni et al. 2015). Pomocí MF mohou být odstraňovány složky 
jako jsou bakterie, tuky, organické látky nebo mikročástice, pomocí UF proteiny, pigmenty, 
cukry a organické látky, pomocí NF sírany, dvojmocné kationty, dvojmocné anionty laktóza 
nebo sacharóza, a nakonec pomocí RO všechny kontaminanty včetně jednomocných iontů 
(Ezugbe & Rathilal 2020). 

Běžný proces filtrace (takzvaná hloubkové filtrace) spočívá v zachycování nečistot ve 
filtračním médiu. Membránová filtrace funguje na principu povrchového zadržovaní nečistot, 
vzhledem k tomu jsou póry membránových filtrů náchylné k rychlému ucpávání. Membránová 
filtrace má potenciál dosáhnout vysoce kvalitního vyčištění vody bez přidání chemikálií, jde o 
perspektivní proces. V membránové filtraci se pro čištění OV nejčastěji používají keramické a 
polymerní membrány. Většina průmyslově používaných membrán se vyrábí tak, aby měla 
tenkou vrstvu, která poskytuje požadovanou selektivitu. Membrána je umístěna na horní části 
silnějšího porézního nosiče, který poskytuje mechanickou stabilitu a pevnost. Tlakově řízené 
membránové procesy se používají při čištění ve vodárenství i čištění odpadních vod. Nízkotlaké 
membránové procesy zahrnují mikrofiltraci a ultrafiltraci, zatímco nanofiltrace a reverzní 
osmóza jsou vysokotlaké membránové procesy (Mulder 1996). Odstraňování mikropolutantů 
vysokotlakými membránami se řídí mechanismy, které závisí na řadě faktorů zahrnujících 
vlastnosti materiálu membrány, chemické a fyzikálně-chemické vlastnosti MP, interakci mezi 
povrchem membrány a MP. Problémy týkající se zanášení hrají hlavní roli v účinnosti 
vysokotlakých membrán (Ojajuni et al. 2015). 

Při čištění OV jsou nejčastěji používané ponořené membránové bioreaktory, kde je nutné 
zařadit předčištění pro zachycení nečistot obsahu jako jsou vlákna, vlasy nebo jiný drobný 
obsah předčištěné OV. Doporučená je předfiltrace o šíři mřížek minimálně 3 mm (Melin et al. 
2006). Předčištění je klíčové vzhledem k tomu, že vlivem znečištění membrán dochází k nížení 
intenzity toku, účinnost membrány se snižuje a náklady na provoz ČOV vzhledem k nutnosti 
výměny membrány rostou (Deng et al. 2014). 

Mikrofiltrace a ultrafiltrace jsou metody využívané pro odstranění zákalu, ovšem pro MP 
jsou tyto metody neúčinné vzhledem k velikosti pórů membrány, které jsou mnohem větší než 
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velikosti molekul mikropolutntů. Reverzní osmóza a nanofiltrace mají podstatně těsnější póry 
a jsou využívány k opětovnému použití vody. Pomocí nanofiltrace byl odstraněn diklofenak 
z 60 % pomocí reverzní osmózy byla účinnost vyšší 95 %, u ibobrufenu a bisfenolu A byla 
účinnost dokonce 99 % (Belete et al. 2023). 

3.5.3.1 Membránový bioreaktor 

Membránový bioreaktor (MBR) je slibnou alternativou k tradičnímu čištění odpadních 
vod a je využíván stále častěji (Belete et al. 2023). Aktivovaný kal nelze v sedimentační nádrži 
zcela oddělit a obvykle se lehčí frakce odvádí s vyčištěnou odpadní vodou. V případě použití 
MBR však lze díky existenci membrány s různou velikostí pórů většinu aktivovaného kalu 
oddělit spolehlivě (Al-Asheh et al. 2021). Jednoznačně největší výhodou tohoto systému je 
vysoká kvalita upravené vody, MBR je schopný odstranit těžké kovy, uhlovodíky, barviva z 
textilního průmyslu i mikropolutanty (El-Sheekh et al. 2021). Dalšími výhodami jsou malé 
rozměry, dokonalá separace kapaliny a pevné látky, vysoký obsah biomasy, kontrola doby 
zdržení kalu a jeho nízká produkce (Deng et al. 2014). Mezi nevýhody patří stejně jako u 
membránových procesů obecně zanášení membrán zvyšující náklady ČOV a vysoká spotřeba 
energie (Sher et al. 2021). 

Existují dva hlavní modely MBR s membránou ponořenou v reaktoru (Obrázek 3 vlevo) 
nebo membránou umístěnou vně reaktoru, kde zajišťuje cirkulaci OV čerpadlo (Obrázek 3 
vpravo) (Le-Clech et al. 2005). Ponořené MBR pracují s nižším průtokem a mají vyšší 
hydraulickou účinnost díky větší propustnosti. Nízký průtok je u ponořených MBR důležitý, 
vzhledem k omezení zanášení membrány. Ponořené MBR mají nižší nároky na čerpání vody 
než externí MBR, ale vyžadují vyšší intenzitu provzdušňování, jelikož provzdušňování je hlavní 
metoda k předcházení ucpávání membrán. MBR s nízkým průtokem vyžadují větší povrch 
membrány, počáteční investice jsou vzhledem k tomu vyšší. Pokud je systém MBR na ČOV 
používán, jde častěji o ponořené MBR (Mert et al. 2018). U většiny MP byla zaznamenána 
vysoká účinnost odstranění (> 90 %). Avšak karbamazepin, diklofenak, sulfamethoxazol a 
trimethoprim byly eliminovány pouze částečně (24 % - 60 %). V důsledku toho jsou tyto látky 
považovány za prospektivní markery pro hodnocení odstranění MP pomocí metod MBR 
(Belete etal. 2023). 
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Obrázek 3 schéma MBR systému s ponořenou membránou v reaktoru vlevo a s membránou vně reaktor vpravo, upraveno 
podle (Mert et al. 2018) 

29 



3.5.4 Pokročilé oxidační procesy 

Pokročilé oxidační procesy, advanced oxidation processes (AOP) obecně označují 
soubor postupů chemického čištění určených k odstranění organických (někdy i 
anorganických) materiálů z odpadní vody oxidací prostřednictvím reakcí s hydroxylovými 
radikály (-OH). V praxi čištění OV tento termín většinou odkazuje na konkrétní podskupinu 
takových chemických procesů, které využívají ozón (O3), peroxid vodíku (H2O2) a/nebo UV 
světlo (AWC 2023). Díky chemické oxidaci dojde k mineralizaci kontaminantů na oxid uhličitý, 
vodu a další anorganické látky (Andreozzi et al. 1999). Pokud nedojde k úplné mineralizaci 
znečišťující látky, zajišťuje AOP i ozonizace chemickou degradaci až 90 % kontaminantů na 
látky biologicky odbouratelnější a méně toxické (Alvares et al. 2001). V některých případech 
nemusí odstranění cílové látky znamenat úspěšné vyčištění proto, že degradované produkty 
mohou být stejně nebo více biologicky aktivní než původní sloučenina. Proto je vhodné 
vyhodnotit zbytkovou toxicitu i po zpracování, aby byla zajištěna dostatečná kvalita vyčištěné 
OV (lkehata et al. 2008). Obecně však platí, že při aplikaci ve správně stanovených podmínkách 
mohou AOP snížit koncentraci kontaminantů z několika stovek ppm na méně než 5 ppb (AWC 
2023). 

Některé sloučeniny jsou extrémně reaktivní vůči ozónu a hydroxylovým radikálům, jde 
například o některá antibiotika, karbamazepin nebo diklofenak. Naopak bylo vypozorováno, 
že pesticidy nebo povrchově aktivní látky jsou odolné vůči oxidační degradaci. Pokročilá 
oxidace za pomoci UV záření jako je foto-Fentonův proces, byla shledána účinnější při 
degradaci halogenovaných organických látek ve srovnání s ozonizací díky zvýšené tvorbě 
hydroxylových radikálů a fotony iniciovanému štěpení vazeb uhlík-halogen (lkehata et al. 
2008). Pomocí pokročilých oxidačních procesů byl odstraněn karbamazepin zvíce než 99 % 
(UV lampa), diklofenak 95 % (UV lampa), ibuprofen a diklofenak 100 % (UV/H2O2), 

karbamazepin 75 % (UV/ H2O2) (Belete et al. 2023). 

3.5.4.1 Ozonizace 

Ve spojitosti s odstraňováním MP byla často zmiňována metoda ozonizace, proto je jí 
věnována samostatná kapitola. První aplikace založené na ozonizaci OV byly realizovány v 90. 
letech 20. století čištěním pitné vody, od té doby se rozšířila do mnoha odvětví jako je úprava 
mořské vody, akvakultura, odstraňování fenolů a uhlovodíků v ropných rafinériích a další 
včetně čištění OV (Martínez et al. 2011). Ozon (O3) vzniká, když se molekuly kyslíku (O2) štěpí 
na atomy kyslíku a sráží s molekulou kyslíku. Většina ČOV si ozón vytváří sama. Je vhodné, aby 
ozón vznikal na místě, jelikož je nestabilní a v krátkém čase po vytvoření se rozkládá na 
elementární kyslík (Weston & Lau 1999). 

Právě ozon prokázal vysoký potenciál při degradaci široké škály organických 
mikropolutantů, jako jsou pesticidy, léčiva a povrchově aktivní látky (Mecha et al. 2016). Ozon 
je označován za jeden z nejúčinnějších dezinfekčních prostředků a zejména v Evropě je široce 
používán k inaktivaci patogenů v pitné vodě (Xu et al. 2002). 
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Ozon má schopnost čistit a dezinfikovat vodu na základě několika mechanismů, prvním je 
přímá oxidace, destrukce buněčné stěny s únikem buněčných složek mimo buňku. Druhou je 
reakce s radikálovými vedlejšími produkty vznikajícími rozkladem ozonu. Třetí možností je 
poškození složek nukleových kyselin (puriny a pyrimidiny) a poslední je přerušení vazeb uhlík-
dusík vedoucí k depolymerizaci (Weston & Lau 1999). Pro optimální čištění se v praxi 
doporučuje dávka ozonu v rozmezí 10 až 15 mg O3/I. Zbytkový ozon je takový, který po 
ozonizaci zůstane ve vodě a zajistí dostatečnou úpravu vody, je nutný ke stanovení účinnosti 
ošetření, avšak jeho hodnota by neměla být příliš vysoká vzhledem k škodlivým účinkům na 
lidské zdraví (Martínez et al. 2011). 

Jak již bylo zmíněno, ozonizace může oxidovat mikropolutanty buď přímou reakcí s 
ozonem nebo nepřímo vznikem hydroxylových radikálů (Kim & Zoh 2016). Hydroxylové volné 
radikály peroxidu vodíku (H2O2) a hydroxylu (OH *) vznikají rozkladem ozónu ve vodě, mají 
velkou oxidační kapacitu a hrají důležitou roli v procesu čištění OV (Weston & Lau 1999) 
vzhledem k tomu, že jejich vlivem jsou MP degradovány na vedlejší produkty (Kim & Zoh 
2016). Oxidační vlastnosti mohou být urychleny a zintenzívněny vlivem různých katalyzátorů 
(John etal. 2022). 

Mezi hlavní výhody čištění ozonem patří rychlost čištění, doba kontaktu je asi 10 až 30 
minut. Vzhledem k tomu, že ozon vzniká na místě jeho použití, odpadají rizika spjatá s 
přepravou a manipulací. Díky ozonizaci dochází k navýšení koncentrací rozpuštěného kyslíku 
v OV a může snížit potřebu provzdušňování. Mezi nevýhody patří složitost technologie, 
potřebné vybavenia nutnost využívání odolných materiálů, jelikož ozon je korozívni, reaktivní, 
dráždivý a toxický, je tedy také nutné opatření před expozicí pracovníků. Dále je zde vysoká 
ekonomická náročnost technologie (Weston & Lau 1999) a tvorba nežádoucích vedlejších 
produktů, jako je bromičnan (podezřelý karcinogén) vznikající ozonizaci bromidu (Parrino et 
al. 2015). 

Tato technologie je slibná zejména pro rychlou degradaci organických polutantů 
v průmyslových OV, která je běžnou biodegradační metodou nevyčistitelná (Rizwan et al. 
2020). Ozonizace se v mnoha studiích ukázala jako účinná pro velkou část významných 
mikropolutantů. Například v ČOV v Pekingu byly během studie při dávce ozonu 5 mg/l a 
kontaktu 15 minut, úspěšně eliminovány látky jako karbamazepin, diklofenak, indometacin, 
sulpirid a trimethoprim s mírou odstranění vyšší než 95 %. Nízká účinnost odstraňování byla 
zjištěna u bezafibrátu, kyseliny klofibrové a kofeinu (Sui et al. 2009). 
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3.5.5 Biomasa v biofilmu 

Aktivační systém je běžným řešením biologického čistění využívaným na městských 
ČOV, proto jsou veškeré jeho technické úpravy vedoucí k vyššímu odstranění MP žádoucí. 
Saachar et al. dokládají, že modernizace procesů s vysoce zatíženým aktivovaným kalem na 
odstraňování dusíku prostřednictvím rozšíření čistící nádrže, zlepšuje odstraňování některých 
mikropolutantů. Hlavní roli při tom hraje hydraulická doba zdržení (2019). Aktivovaný kal má 
nízkou flexibilitu a účinnost při odstraňování MP. Oproti tomu nosiče biofilmu vykazují v tomto 
směru lepší výsledky (Azizi et al. 2013; Falá et al. 2013). Konkrétně jde o podstatně vyšší 
rychlost odstraňování na jednotku biomasy například pro diklofenak a srovnatelnou pro 
ibuprofen (Falá et al. 2013). Biomasa zachycená na nosič vytváří biofilm na podpůrném médiu, 
biofilm poskytuje lepší účinnost čištění díky akumulaci vyššího množství mikrobiální populace 
v přítomnosti velkého povrchu (Azizi et al. 2013). Právě podpůrné médium je považováno za 
nejdůležitější část tohoto systému (Nabizadeh et al. 2008). 

Procesy čištění založené na biofilmu, jako je technologie biofilmového reaktoru 
s pohyblivým ložem (MBBR) tak mohou být použity pro efektivnější odstraňování MP. Nosiče 
zde poskytují povrchovou plochu pro připojení pomaleji rostoucích bakterií, což ve srovnání 
s aktivačním systémem zajišťuje rozvoj specifické mikrobiální komunity a zvyšuje 
biotransformaci různých MP (Wolff et al. 2021). Nejběžnějšími nosiči jsou malé plastové duté 
válečky, na nichž se vyvíjí biofilm s hustotou 0,95-0,98 g/cm3 (Madan et al. 2022). Tento 
biofilm degraduje rozpuštěné znečišťující látky v proudu OV. Vhodný nosič biofilmu zvyšuje 
efektivitu tím, že zvyšuje aktivní povrchovou plochu udržující bakterie v chráněných buňkách 
(Barwal & Chaudhary 2014). Objemy použitých nosičů se doporučují na 67 % celkového 
objemu reaktoru. V aerobních procesech zajišťuje pohyb nosičů provzdušňování, v anoxických 
a anaerobních procesech mechanické míchání, jak je naznačeno na obrázku 4. Nosiče biofilmu 
mohou být také modifikovány podle procesu ve kterém jsou použity (aerobní nebo 
anoxický/anaerobní). Například pro rychle rostoucí heterotrofní biofilm v aerobních 
podmínkách má vhodný nosič širší otvory pro minimalizaci ztráty specifického povrchu, 
zatímco média s malými otvory a velkým účinným povrchem prospívají pomalu rostoucím 
autotrofním mikroorganismům (procesy nitrifikace a annamox) (Madan et al. 2022). Životnost 
nosičů se pohybuje od 10 do 30 let (Barwal & Chaudhary 2014). 

Studie provedená Tang et al. zaměřená na vyhodnocení, zda jsou MBBR použitelné 
k odstraňování léčiv z odpadních vod dosáhla výsledku, kdy byly všechny sloučeniny do určité 
míry degradovány (15 léčiv). Jedinou výjimkou byl karbamazepin, který je obecně znám svou 
odolnosti vůči biodegradaci (Liu et al. 2016). Například diklofenak označován za obtížně 
biologicky odbouratelný, byl v tomto experimentu zcela odstraněn během 12 hodin (2017). 
V jiné studii se účinnost odstranění pro diklofenak pohybovala okolo 80 % a pro ibuprofen 
okolo 100 % (Belete et al. 2023). 
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Mnoho z metod terciálního čištění rozebíraných v kapitolách výše jsou sice vysoce 
efektivní, ale vzhledem k jejich vysoké ceně nejsou v zemích s nízkými příjmy 
proveditelné. Eliminace MP prostřednictvím biomasy v biofilmu je metodou, která má 
poměrně vysokou účinnost a pravděpodobně jí bude v budoucnu věnována větší 
pozornost. Tato metoda čištění odpadních vod by mohla být relevantní i pro rozvojové země 
(Belete etal. 2023). 

Obrázek 4 princip činnosti biofilmového reaktoru s pohyblivým ložem v aerobním procesu vlevo a anoxickém procesu 
vpravo, upraveno podle (Madan et al. 2022) 
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3.6 Žížaly 

Žížaly se v půdě řadí do makrofauny, běžně se vyskytují v různých typech půd. Na světě 
je známo asi 800 rodů a 8000 druhů žížal, které patří do řádu Oligochaeta (máloštětinatci). Tři 
hlavní typy žížal nalezené v půdním ekosystému jsou klasifikovány jako epigeické, endogeické 
a anecické. Epigeické druhy se živí na horním povrchu, endogeické si vytvořily trvalé hluboké 
nory a anektické druhy sídlí hlouběji v podpovrchové oblasti půdy (až 2 metry pod povrchem). 
Epigeické druhy se většinou živí rostlinnými zbytky, právě ony jsou zodpovědné za rozklad 
organických materiálů a mineralizaci živin (Ojha & Devkota 2014). 

Již v roce 1881 Charles Darwin prokázal, že žížaly hrají důležitou roli při mizení 
odumřelých rostlinných zbytků, jejich rozkladu a zapravování do půdy. Výzkumy zaměřené na 
ekologii žížal později prokázaly přesnou roli žížal v koloběhu organické hmoty v půdě (Hand 
1988). Žížaly významně modifikují fyzikální, chemické a biologické vlastnosti půdy, zvyšují 
pórovitost a trávicí systémem žížal napomáhá k asimilaci organické hmoty a bakterií požitými 
s půdou. Tyto fyzikální, chemické a mikrobiologické změny obecně vedou ke zvýšené půdní 
úrodnosti (Clause et al. 2014). Ukázalo se, že na stanovištích obsahující vysoké množství 
rozkládající se organické hmoty, jako jsou komposty, hromady hnoje nebo kaly z ČOV často 
dominuje jeden druh Eisenia fetida, právě ten se stal předmětem výzkumu pro využití rozkladu 
organického hmoty. Životní cyklus E. fetida je shrnut na obrázku 5. Reprodukce probíhá 
produkcí kokonů, žížaly jsou hermafroditi (dospělci disponují samčími i samičími pohlavní 
orgány), při každém páření se vytvoří dva zámotky. Kokony mají tvar citronu, přibližně 4 mm x 
3 mm velké. V každém zámotku je přítomno až 20 vajíček, z kterých se obvykle vyvine 
maximálně 8, přičemž většina zámotků produkuje dvě vylíhlá mláďata (Hand 1988). Žížaly 
dýchají povrchem těla, je tedy nutné, aby bylo médium, ve kterém žížaly žijí vhodně 
provzdušněné. Žížaly jsou velmi citlivé na dotek, světlo a sucho. Nízká teplota pro ně 
nepředstavuje takový problém jako vysoká teplota, jejich aktivita je v zimě výrazně 
zpomalená, ovšem nadměrná teplota je pro ně smrtelná. Tolerují teplotní rozsah mezi 5 a 29 
°C. Optimální pro dobrou funkci žížaly je teplota 20-25 °C a vlhkost 60-75 % (Sinha et al. 2008). 
Pro užitečné vlastnosti se dnes žížaly využívají v různých technologiích prospěšných životnímu 
prostředí. Nejznámějším využitím žížal je přeměna bioologicky rozložitelného materiálu na 
biohnojivo tzv. vermikompost. Za účelem čištění OV je využívaná vermifiltrace. Pro čištění 
chemicky kontaminované půdy a zároveň zlepšení celkových fyzikálních, chemických a 
biologických vlastností půdy a pro její opětovné použití je využívaná vermiremediace (Sinha et 
al. 2010; Zeb et al. 2020). Za nejvhodnější druhy pro úpravu různých pevných a kapalných 
organických odpadů jsou považovány Eisenia fetida, E. andrei, Perionyx excavatus, Eudrilus 
euginae a Lumbricus rubellus (Sinha et al. 2008). 
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Dospělec 
3-10 týdnů 

3 -12 týdnů 

M l á d ě 

Obrázek 5 životní cyklus Eiseniafetida, upraveno podle (Hand 1988) 

3.6.1 Vermikompostování 

Vermikompostování je biotechnologický proces, při kterém je aktivita žížal využívána k 
přeměně organického materiálu na materiál známý jako vermikompost. Vhodné druhy žížal 
jsou schopny konzumovat širokou škálu organických odpadů jako kal z ČOV, zemědělské 
zbytky, domácí odpad nebo odpad z průmyslu (Yadav & Garg 2011). Tyto odpady pocházejí 
z různých zdrojů, obsahují cenné živiny a organické látky, které mají významný vliv pro 
úrodnost půdy a produkci rostlin. Přímá aplikace těchto materiálů na půdu je však vlivem 
těžkých kovů, toxických organických sloučenin nebo patogenů riziková. Tyto organické 
materiály mohou naopak vést k omezení růstu rostlin vzhledem k nedostatku dusíku a 
produkci toxických metabolitů, aby byly organické materiály pro půdu přínosem, musí dojít 
k jejich stabilizaci (Garg et al. 2011). 

Právě žížaly mají potenciál zvýšit rychlost aerobního rozkladu a kompostování organické 
hmoty, stabilizovat organické zbytky v odpadních vodách a kalech a odstranit škodlivé 
patogeny a těžké kovy (Sinha et al. 2010). Mechanismů pro úpravu materiálů žížalami je více 
a funkčně spolu souvisí. Žížaly hrají hlavní roli v redukci patogenů pomocí svých trávicích 
enzymů a sekreci coelomické tekutiny, která obsahuje lysozymy a imunologicky aktivní buňky 
(coelomocyty). Kromě toho jejich aktivita v substrátu zvětšuje plochu povrchu pro růst 
mikroorganismů (Aira & Domínguez 2009), což vede ke změně mikrobiální komunity a 
fyzikalně-chemických vlastností substrátů, to vše přispívá k odstranění patogenů (Pedraza 
Torres & Sanchez-Hernandez 2023). Žížaly ve svém střevě hostí miliony mikrobů, počet 
bakterií a „aktinomycet" obsažených v požitém materiálu se při průchodu střevem žížaly zvýší 
až 1000 x (Sinha et al. 2010). Během vermikompostování žížaly přeměňují a stabilizují 
organickou hmotu na humusový materiál bohatý na živiny zejména (C, N, P) výsledným 
produktem je vermikompost. V tomto procesu je působení žížal spíše fyzikální 
(provzdušňování, míchání a rozmělňování organického odpadu) zatímco mikroorganismy jsou 
zodpovědné za biochemickou degradaci (Aira et al. 2008). 
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Během konvenčního aerobního kompostování dochází ktermofilní fázi, během níž 
mohou teploty stoupnout až k 70 °C (Ali et al. 2015), během této fáze je usmrceno mnoho 
prospěšných mikroorganismů a dochází ke ztrátě živin. Žížaly vytvářejí díky provrtávání 
materiálu aerobní podmínky v odpadních materiálech, čímž inhibují činnost anaerobních 
mikroorganismů, které uvolňují páchnoucí sirovodík a merkaptany (Sinha et al. 2010). 

Eiseniafetida je denně schopná zkonzumovat organickou hmotu rovnající se její tělesné 
hmotnosti. Účast žížal na rozkladu organické hmoty zvyšuje přirozenou biologickou degradaci 
a rozklad organické hmoty z 60 na 80 %. Žížaly navíc zdvojnásobují svou populaci každých 60-
70 dní, proces se tak postupem času zrychluje. Při optimálních podmínkách - teplota (20-30 
°C) vlhkost (60 - 70 %) dokáže asi 5 kg žížal (cca 10 000 ks) zpracovat 1 tunu odpadu na 
vermikompost za pouhých 30 dní (Sinha et al. 2010). Vermikompostování není nákladný 
technologický systém, mohou ho tak využívat také drobnější, nekvalifikovaní farmáři. Technika 
obvykle vyžaduje nádobu nebo plochu, malé množství půdy, organický materiál, vodu a žížaly 
(Vambe et al. 2023). Použití vermikompostu jako organického hnojiva může navíc snížit 
náklady pro zemědělce na chemická hnojiva a omezit aplikaci statkových hnojiv, což vede 
k šetrnějšímu hospodaření na zemědělské půdě (Ramnarain et al. 2019). 

3.6.2 Vermifiltrace 

Vermifiltrace je proces, který adaptuje tradiční vermikompostování na proces čištění 
OV s využitím potenciálu epigeických žížal (Tomar & Suthar 2011). Vermifiltrace tkví v zavedení 
žížal do filtračního systému s vhodnými materiály, k rozkladu organických polutantů (Šamal et 
al. 2017). Poprvé jí popsal prof. Jose Toha na Univerzitě v Chile v roce 1992. Je prokázáno, že 
jde o alternativní technologii, která produkuje stabilní, dezinfikované, detoxikované a dále 
využitelné vody (Zhao et al. 2010). 

Technicky jde o společné působení žížal a mikroorganismů (symbioticky a synergicky). 
Mechanismus rozkladu nerozpuštěných organických látek spočívá v jejich průchodu svalnatým 
žaludkem žížal, tam se ještě před trávením rozmělní, degradují a homogenizují. Potravní 
aktivita žížal zvyšuje povrch organické hmoty, což je příznivé pro mikrobiální aktivitu a další 
degradaci látek. Žížaly také přidávají hlen do zpracovaného materiálu, čímž upravují filtrační 
médium a zlepšují biologickou aktivitu. Vrtání a vytváření chodbiček žížalami ve výplni 
vermifiltru provzdušňuje substráty a umožňuje průchod vodě, živinám, kyslíku a 
mikroorganismům (Jiang et al. 2015; Šamal et al. 2017). Oproti biofiltru, který neobsahuje 
žížaly má vermifiltr mnohem bohatší mikrobiální společenství (Zhao et al. 2010). Podle Sinha 
et al mají žaly potenciál požírat patogenní organismy (bakterie, houby, prvoky a hlístice) v 
médiu, ve kterém žijí. Mají schopnost bioakumulovat toxické chemikálie ve svých tkáních a 
upravená voda se tak stává vhodnou pro opětovné použití například závlahu (2010). 

Účinnost čištění vermifiltrací může být ovlivněna konstrukčními parametry, provozními 
podmínkami a faktory prostředí. Aby byla technologie co možná nejefektivnější v eliminaci 
znečišťujících látek, je nutné komplexní pochopení ovlivňujících faktorů. Nejdůležitějšími jsou 
druhy žížal a typy filtračních médií, jde o hlavní biologické složky vermifiltru které mohou v 
průběhu času přímo i nepřímo měnit procesy odstraňování kontaminantů. Dále je účinnost 
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čištění vysoce závislá na provozních parametrech, jako je hydraulické zatížení, zatížení 
živinami, výška náplně a uspořádání filtračních médií. Kromě zmíněných jsou různé procesy 
odstraňování znečišťujících látek, jako sedimentace, adsorpce, filtrace, těkání, srážení, příjem 
žížal a mikrobů, obvykle přímo nebo nepřímo ovlivněny různými faktory vnitřního a vnějšího 
prostředí, jako je teplota nebo pH (Jiang et al. 2015). 

Potenciál využití této metody pro čištění odpadních vod spočívá v jeho účinnosti, nízké 
ceně, snadné údržbě, minimální spotřebě energie a nízké produkci kalu. Navíc konečné 
produkty jako vermikompost a vermifiltrovaná voda a vedlejší produkty jako biomasa žížal, 
mají také další ekonomické využití (Sinha et al. 2010; Jiang et al. 2015). 
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4 Metodika 

4.1 Syntetický roztok 

Za účelem provedení praktické části této diplomové práce byl vytvořen syntetický 
roztok, který zahrnoval sedm vybraných mikropolutantů popsaných v kapitolách 3.2.1 až 3.2.7. 
Syntetická odpadní voda byla vytvořená z vodovodní vody a přídavku vybraných 
mikropolutantů v koncentraci 10 u.g/1 pro bisfenol A, karbamazepin, diklofenak, 
hydrochlorothiazid, triklosan, sulfapyridin a 50 u.g/1 pro ibuprofen. Jde o látky běžně se 
v odpadní vodě vyskytující, hodnoty byly ovšem vyšší než v běžné OV za účelem jasněji 
viditelných výsledků a jednoduší detekce sledovaných látek. S každým odběrem přefiltrované 
odpadní vody zpracované v reaktoru, byly zároveň změřeny vstupní hodnoty koncentrace 
mikropolutantů. Vstupní syntetický odpadní roztok byl uchováván ve skleněné nádobě, aby se 
předešlo potencionální sorpci MP. 

Experiment byl prováděn ve dvou sériích. Tyto série se lišily počtem žížal obsažených 
v reaktoru a průtočným množstvím syntetického roztoku přes reaktory. Během první série, 
procházel synteticky roztok reaktory v průtočném množství 3120 ml/den. Během druhé série 
založené za účelem optimalizace zařízení byl průtok snížen na 720 ml/den. 

4.2 Laboratorní vybavení 

Pro provedení tohoto experimentu, založeného na filtraci syntetické odpadní vody přes 
vrstvu vermikompostu, bylo nutné laboratorní vybavení. Byl použit skleněný zásobník 
syntetického roztoku o obejmu 50 I. Dále rozvodný systém sloužící k transportu syntetického 
roztoku ze zmíněného zásobníku do filtračních reaktorů, ten spočíval v soustavě hadiček ze 
silikonu a čtyř peristaltických čerpadel PCD 21 (individuálně pro každý na sobě nezávislý 
reaktor). Objem každého reaktoru byl 6 I. 

Reaktory byly z plexisla a během pokusu nesly označení R l , R2, R3, R4. Syntetický 
roztok byl do reaktorů přivádět otvorem umístěným v horní části a odváděn otvorem v dolní 
části reaktoru. Každý z reaktorů byl opatřen mechanismem tvořeným kovovou mřížkou s 
otvory o velikosti 0,5 cm x 0,5 cm který měl zajišťovat rovnoměrné rozprostření syntetického 
roztoku po celém průřezu reaktoru. 

Všechny reaktory v obou sériích pokusu byly opatřeny anorganickým materiálem 
štěrkem a pískem. Nižší vrstva reaktoru byla tvořená štěrkem o zrnitosti 4-8 mm a výše 
položená vrstva pískem o velikosti částic 0,8 - 1,6 mm. Výška obou těchto vrstev byla cca 5 
cm. Mezi jednotlivými vrstvami a na odtoku z filtračního reaktoru byla položená netkaná 
textilie a kovová mřížka, tato mezivrstava měla zabránit přenosu materiálů tvořící jednotlivé 
filtrační vrstvy do jiných. Spodní část reaktoru, vyplněna anorganickým materiálem sloužila k 
mechanické filtraci a horní část k samotné filtraci přes vrstvu použitého vermikompostu. 

Vermikompost použitý jako organická filtrační vrstva byl získán vermikompostováním 
organického materiálu, který obsahoval čistírenský kal z ČOV o kapacitě 33 000 EO 
(ekvivalentních obyvatel). V rámci provozu dané ČOV byl kal zpracován anaerobní stabilizací a 
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následně byl odvodněn. Před zahájením vermikompostovacího procesu byl smíchán se slámou 
v poměru 1 : 4 (sláma : čistírenský kal, poměr sušiny obou substrátů). Do každého reaktoru 
bylo přidáno 1 kg vlhkého vermikompostu. Schéma filtračního reaktoru znázorňující rozdělení 
jednotlivých vrstev a umístění mezivrstev je na obrázku 6. Reálná podoba reaktorů během 
experimentuje zdokumentována na obrázku 7. 

I 
vstup 
I 

mechanismus - rovnomerná distribuce 

horní modul s vrstvou ?;! 
vermikompostu 

spodní modul - vrstva pisku 

spodní modul - vrstva štěrku 

izolační mezi vrstvy 
(netkaná textilie + kovová mřížka) í 

i 
Obrázek 6 schéma platné pro všechny filtrační reaktory znázorňující rozdělení jednotlivých vrstev a umístění mezivrstev 
včetně jejich detailnějšího znázornění, upraveno podle (Švehla et al. 2023). 

Obrázek 7 reaktory v průběhu experimentu 
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4.3 První série experimentu 

V první sérii experimentu figurovaly 4 filtrační reaktory. Do každého z reaktorů bylo 
kromě anorganického materiálu přidáno 1 kg vlhkého vermikompostu obsahující konkrétní 
počet žížal. R l neobsahoval žádné žížaly, ty byly z vermikompostu ručně vybrány. R2 
obsahoval vermikompost s 16 kusy žížal, šlo o původní množství žížal, který vermikompost 
použitý v tomto experimentu obsahoval, R3 obsahoval vermikompost s 516 kusy žížal a R4 s 
1016 kusy žížal. Do R3 a R4 byly žížaly do zmíněných počtů doplněny z vermikompostu 
původem z univerzitního stravovacího zařízení. Před vložením žížal do použitého filtračního 
materiálu byly žížaly důkladně promyty. Grafické znázornění náplně reaktorů je patrné 
z obrázku 8. Účelem první série experimentu bylo zjistit, zda a pokud ano tak do jaké míry má 
počet žížal ve filtračním reaktorů vliv na odstranění jednotlivých MP. 

vstup 

• 

Rl 

syntetický roztok 

LZ 

• 

• 

R2 

n 

t k g 

VLTinikunipnstu 

+ 16 žížal 

45 mm vrstva písku 

45 mm vrstva stírku 

^ ^ v ý s t u p 

1 kR 

vermikompostu 
+ 516 žížal 

vystup 

R4 

3J 

i k g 

vermikompostu 
+ 1016 žížal 

45 mm vrstva písku 

45 mm vrstva Stírku 

h 

^ ^ ^ ý s t u p 

Obrázek 8 schéma znázorňující výplň jednotlivých reaktorů v první části experimentu 
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4.4 Druhá série experimentu 

V druhé sérii experimentu figurovaly 4 filtrační reaktory. Do každého z reaktorů bylo 
kromě anorganického materiálu přidáno 1 kg vlhkého vermikompostu obsahující konkrétní 
počet žížal. R l obsahoval vermikompost s 200 kusy žížal, neprotýkal jím však syntetický roztok 
obsahující mikropolutanty jako tomu bylo u ostatních testovaných reaktorů, nýbrž vodovodní 
voda. Účelem tohoto reaktoru bylo zjistit, zda se MP nevyplavují z použitého organického 
materiálu. V R2 byl použit sterilizovaný vemikompost. Sterilizace vermikompostu proběhla ve 
vodní páře po dobu tří hodin při teplotě 121 °C v autoklávu SANYO LaboAutoclave MLS-3781L. 
R3 obsahoval 1 kg vermikompostu bez žížal, ty byly z vermikompostu před zavedením do 
reaktoru ručně vybrány. R4 měl stejnou výplň jako Rl tzn. vermikompost s 200 kusy žížal, 
v případě R4 jím však protékal opět syntetický roztok mikropolutantlů. Do Rl a R4 byly žížaly 
do zmíněných počtů doplněny z vermikompostu původem z univerzitního stravovacího 
zařízení. Před vložením žížal do použitého filtračního materiálu došlo k jejich důkladnému 
promytí. Grafické znázornění filtračních reaktorů použitých v druhé sérii pokusu, včetně jejich 
vstupů a náplně je zobrazeno na obrázku 9. Druhá série experimentu měla za cíl zjistit, zda 
snížení rychlosti průtoku syntetického roztoku spojeného se zatížením systému 
mikropolutanty povede k navýšení účinnosti eliminace testovaných MP. 
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Obrázek 9 schéma znázorňující výplň jednotlivých reaktorů v druhé sérii experimentu 

41 



4.5 Analytická stanovení 

Podstatnou analytickou metodou tohoto experimentu bylo stanovení mikropolutantů 
v odebraných vzorcích. Dále byla prováděná doplňková analytická stanovení jako měření pH, 
koncentrace rozpuštěného kyslíku, stanovení chemické spotřeby kyslíku (CHSK), stanovení 
veškerých látek, rozpuštěných látek, nerozpuštěných látek a stanovení ztráty žíhání. Tato 
doplňková stanovení byla provedena pro obě série experimentu, prezentována jsou však 
pouze data pro druhou sérii, která byla pro tuto práci stěžejní. Doplňková stanovení sloužila 
ke kontrole a dokreslení průběhu celého procesu a byla prováděná v laboratoři Katedry 
agroenviromentální chemie a výživy rostlin České zemědělské univerzity v Praze lx týdně. Pro 
stanovení mikropolutantů bylo nutné odebírat vzorky do skleněných vialek. Odběry vzorku 
probíhaly 2 - 3x týdně přičemž byl každý vzorek odebrán 3x. Skleněné vialky se vzorky byly 
uchovávány v mrazáku a po skončení experimentu byly hromadně přesunuty do laboratoře 
Mikrobiologického ústavu AV ČR, kde v nich byly stanoveny hodnoty mikropolutantů. Z těchto 
naměřených hodnot byly následně vypočteny průměry a směrodatné odchylky. Stanovení bylo 
prováděno pro vzorky odebrané na výstupech jednotlivých filtračních reaktorů ale také na 
vstupu pro přesnější určení účinnosti. 

4.5.1 Stanovení mikropolutantů v syntetickém roztoku 

Stanovení koncentrací sledovaných mikropolutantů probíhalo v laboratoři 
Mikrobiologického ústavu AV ČR. Stanovení hodnot MP bylo provedeno pomocí kapilární 
chromatografie s využitím hmotnostního spektrometru Agilent 6470. Pro chromatografickou 
separaci analytů byla použita kolona AgilentPoroshell 120 EC-C18 (Švehla et al. 2023). 

4.5.2 Stanovení účinnosti vermifiltrace z hlediska eliminace mikropolutantů 

Pro stanovení účinnosti eliminace mikroplutantů v jednotlivých reaktorech byl využit 
výpočet znázorněn v rovnici 1. Účinnost(n) udává, o kolik procent byla snížena koncentrace 
mikropolutantů v odpadní vodě. 

r] = (vstup OV-výstup OV) I vstup OV • 100 (1) 

Kde „Vstup OV" je koncentrace mikropolutantů naměřená ve vstupním syntetickém roztoku a 
„výstup OV" je množství mikropolutantů naměřené ve přefiltrované vodě daným reaktorem. 
Koncentrace jsou udávány v u.g/1. 

4.5.3 Stanovení pH a obsahu kyslíku 

Stanovení hodnoty pH bylo prováděno pravidelně pro syntetický roztok a jednotlivé 
vzorky přefiltrovaného roztoku. Za tímto účelem byl použit pH metr WTW 340i s 
kombinovanou plastovou sondou SenTix21 s gelovým elektrolytem (Obrázek 10). 
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Koncentrace rozpuštěného kyslíku (mg/l) byla stejně jako hodnota pH stanovována pro 
vstupní syntetický roztok a přefiltrované vzorky syntetického roztoku na výstupech. Toto 
stanovení probíhalo za pomoci kombinovaného oxymetru WTW Oxi3210 s membránovou 
sondou CellOx325 (Obrázek 11). Koncentrace rozpuštěného kyslíku byla měřená okamžitě po 
odebrání vzorku, aby co nejpřesněji vypovídala o obsah kyslíku v daném reaktoru. 

Obrázek 10 vlevo pH metr WTW 340i, obrázek 11 vpravo oxymetr WTW 0x13210 

4.5.4 Chemická spotřeba kyslíku 

Stanovení chemické spotřeby kyslíku (CHSK) bylo založeno na oxidaci organických látek 
přítomných ve vzorku odpadní vody za pomoci silného oxidačního činidla. Jako oxidační činidlo 
byl použit dichroman draselný (CHSKcr). Tato metoda slouží ke stanovení veškerých chemicky 
oxidovatelných organických látek v OV. Stanovení probíhalo jak pro odstředěné, tak 
neodstředěné vzorky. Odstředění probíhalo po dobu 10 minut rychlostí 13 500 ot/min na 
odstředivce Sigma 2-16P srotorem 12139. 

Postup pro stanovení CHSK byl následovný - do zkumavek HACH o průměru 16 mm 
bylo odpipetováno 2,5 ml vzorku, následně k němu bylo přidáno pomocí pístoventilového 
dávkovače 3,5 ml kata lyžovaného roztoku a 1,5 ml oxidačního roztoku. Katalyzovaný roztok 
obsahoval síran stříbrný a kyselinu sírovou, iont Ag + sloužil jako katalyzátor procesu a kyselina 
sírová zajišťovala dostatečnou kyselost prostředí, pro správnou chemickou reakci. Oxidační 
roztok představoval dichroman draselný, sloužící jako oxidační činidlo, kyselinu sírovou a síran 
rtuťnatý. Síran rtuťnatý obstarává „maskování chloridů" tedy zajišťuje aby chloridy (C ľ ) , které 
by byly jinak důsledkem reakce s dichromanem draselným přecházely na elementární chlor 
(Cb) nezapříčinily pozitivní chybu stanovení. Zkumavka obsahující vzorek a potřebné roztoky 
byla řádně zašroubovaná, promíchaná a následně uložena do předem vyhřátého 
mineralizačního boxu HACH DRB 200 (obrázek 12) na dobu 120 minut při teplotě 150 ± 2 °C. 
Po tomto čase, během kterého došlo k redukci šestimocného chrómu (Cr6+) na trojmocný 
(Cr3+), byla zkumavka odebrána a ochlazena na laboratorní teplotu ve studené vodě. Po 
ochlazení byla zkumavka osušena a vložena spektrofotometru, kde bylo změřeno množství 
vzniklých Cr 3 + iontů. Měření na spektrofotometru HACH DR 3900 (Obrázek 13) probíhalo při 
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vlnové délce 600 nm. Stanovení CHSK sloužilo pro kontrolu, zda nedochází k uvolňování 
znečisťujících látek z jednotlivých vrstev vermifiltračního reaktoru do odpadní vody (Horáková 
etal. 2003). 

Obrázek 12 vlevo mineralizační box H ACH DRB 200, obrázek 13 spektrofotometr H ACH DR 3900 

4.5.5 Stanovení veškerých látek, rozpuštěných látek a nerozpuštěných látek, stanovení 
ztráty žíhaní 

Stanovováníveškerých látek (VL) probíhalo gravimetricky, tedy vážením na analitických 
vahách. VL představují rozpuštěné látky (RL) a nerozpuštěné látky (NL) organického a 
anorganického znečištění ve vzorku odpadní vody. Pro stanovení VL bylo odpipetováno 10 ml 
neodstředěného roztoku do předem zvážených hliníkových jednorázových misek. Miska byla 
následně umístěná na vodní lázeň, která byla provozována pomocí varné desky STUART CB 
500. Během vodní lázně došlo k odpaření vody, následně byl vzorek vložen do sušárny Ecocell 
55 (Obrázek 14) kde byl umístěn po dobu dvou hodin při teplotě 105 °C. Po uplynutí této doby 
byl vzorek vyjmut ze sušárny a umístěn do exikátoru kde došlo k jeho vychladnutí v prostředí, 
které předchází projmutí vzdušné vlhkosti. Po tomto procesu byl vzorek opět zvážen na 
analytické váze. 
Koncentrace VL (g/l) byla vypočítaná pomocí vztahu znázorněného v rovnici 2, kde v čitateli 

je rozdíl hmotnosti ochlazené misky s homogenizovaným vzorkem po vysušení (1712) a 
hmotnosti prázdné misky v gramech (mi) a ve jmenovateli je objem odpipetovaného vzorku 
v mililitrech (Vvz.). 

p (VL)= (m2 - míj / Vvz * 1000. (2) 

Obsah RL byl stanoven stejným způsobem jako VL s rozdílem použití odstředěného 
vzorku. Koncentrace RL (g/l) byla vypočtena podle vztahu v rovnici 2, která je totožná pro 
výpočet VL. 
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Rozdíl obsahu VL a RL pak udává NL (g/l) viz. rovnice 3. 

p(NL)=p(VL)-p(RL) (3) 

Stanovením ztráty žíháním (ZŽ) bylo použito k rozlišení organického a anorganického 
znečištění ve vzorcích. Po stanovení VL a RL byla miska na jednu hodinu při teplotě 550 °C 
vložená do mufové pece MF5 ELSKO (Obrázek 15), takto došlo k žíhání. Následně byl vzorek 
vložen do exikátoru, po vychladnutí byl opět zvážen na analytické váze. Rovnice pro výpočet 
koncentrace organického podílu veškerých látek (VLorg) (g/l), byla stanovena pomocí vztahu 
v rovnici 4, kde v čitateli je rozdíl hmotnosti ochlazené misky s homogenizovaným vzorkem po 
vyžíhání v peci ( 0 1 3 ) a hmotnosti ochlazené misky s homogenizovaným vzorkem po vysušení v 
sušárně ( 0 1 2 ) v gramech. Obsah organického podílu rozpuštěných látek RLo r g (g/l) se stanovil 
obdobně, jen opět za použití odstředěného vzorku. Organický podíl nerozpuštěných látek NL o r g 

(g/l) se vypočítá podobným způsobem jako NL, viz. rovnice 5 (Horáková et al. 2003). 

P (VLorg/RLorg) = (m2 - m3) / Vvz • 1000 (4) 

P (NLorg) = (VLorg) " (RLorg) (5) 

Obrázek 14 sušárna Ecocell 55 Obrázek 15 mufová pec MF5 ELSKO 
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5 Výsledky 

5.1 Zkouška uvolňování mikropolutantů z vemikompostu 

Jak již bylo zmíněno v kapitole 4.4, jeden z rektorů byl sestaven tak, že jim protékala 
kohoutková voda. Jeho obsah činil stejně jako u ostatních testovaných reaktorů anorganickou 
filtrační vrstvu a filtrační vrstvu vermikompostu, dále zde bylo obsaženo 200 ks žížal. Účelem 
tohoto reaktoru bylo zjistit, zda nedochází k uvolňování testovaných mikropolutantů 
z použitého filtračního média. Na přítomnost MP byly testovány výstupy přefiltrované vody 
z reaktorů a také vstupní kohoutková voda. Překvapivě, také na vstupu byly koncentrace 
některých mikropolutantů zaznamenány. 

Bisphenol A a ibuprofen nebyl detekován na vstupu ani na výstupu. Carbamazepin byl 
v nízkých hodnotách zaznamenán ve vstupní kohoutkové vodě celkem třikrát vždy 
v koncentraci 0,1 u.g/1, kromě těchto třech měření byly jeho hodnoty nulové. Na výstupu byly 
hodnoty CBZ vyšší, průměrně šlo o 0,3 ug/l s nejvyšší naměřenou hodnotou 0,5 u.g/1. Hodnoty 
diklofenaku byly jak ve vstupu, tak na výstupu zaznamenány ve stejné průměrné hodnotě 0,2 
ug/l. Hydrochlorothiazid nebyl ve vstupu zaznamenán s výjimkou dvou měření, kde byl 
naměřen v hodnotách 0,1 a 0,7 ug/l. Na výstupu nebyly zaznamenány žádné hodnoty HCTZ. 
Sulfapiridin byl na vstupu zaznamenán dvakrát v hodnotách 0,1 ug/l. Na výstupu byl SPD 
zaznamenán také pouze dvakrát v hodnotách 0,2 a 0,1 ug/l. Triklosan byl ve vstupní 
kohoutkové vodě zaznamenán v průměrné koncentraci 0,2 ug/l s nejvyšší zaznamenanou 
hodnotou 0,7 ug/l. Na výstupu z filtračního reaktoru TCS zaznamenán nebyl. 

Z výsledku tedy vyplývá, že jediný z mikropolutantů, který má tendenci se 
z testovaného vermikompostu vyplavovat je carbamazepin a v nepatrné míře sulfapiridin. U 
těchto látek se tedy dá předpokládat, že jejich výstupní hodnoty z reaktorů mohou být 
navýšeny o vyplavené množství. Z hlediska celkové účinnosti jde však o v podstatě 
zanedbatelné hodnoty. 
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5.2 Výsledky první série experimentu 

5.2.1 Obsah mikropolutantů ve vstupním syntetickém roztoku 

V tabulce 2 jsou uvedeny hodnoty vypovídající o skutečné koncentraci jednotlivých MP 
v syntetickém vstupním roztoku pro první sérii pokusu. Jak je vidět, skutečné hodnoty 
koncentrací jsou proměnlivé a od předpokládaných koncentrací uvedených v kapitole 4.1 se 
mírně liší. Obsah MP ve vstupu do reaktorů byly zaznamenány v koncentracích u.g/1 (ppb). 
Tabulka 2 shrnuje průměrné, minimální a maximální hodnoty naměřené pro jednotlivé MP, 
tabulka s konkrétními hodnotami koncentrací pro každý odběrný den experimentu je uvedena 
v příloze I. 

Tabulka 2 vstupní koncentrace MP uvedeny v p.g/1 

MP (ug/l) průměr minimum maximum 

Bisfenol A (BPA) 9,38±1,91 6,06 12,8 
Karbamazepin (CBZ) 9,62±1,12 8,9 12,5 
Diklofenak(DCF) 11,1±1,14 9,44 13,7 

Hydrochlorothiazid (HCTZ) 10,3±1,02 8,44 12,2 

Ibuprofen (IBU) 45,5±5,25 36,9 52,9 
Sulfapyridin (SPD) 4,76±0,6 3,83 5,8 
Triklosan (TCS) 8,67±0,96 7,5 10,6 

5.2.2 Obsah mikropolutantů ve výstupu z filtračních reaktorů 

Data získaná ze stanovování obsahu koncentrací MP na výstupech z jednotlivých 
reaktorů obou sérií jsou uvedená v přílohách III - VII. 

Koncentrace na výstupu z R l jsou uvedeny v příloze III. Pro bisfenol A byly zaznamenány 
nulové koncentrace během celého pokusu s výjimkou 5. dne, kdy koncentrace činila 
3,68±0,00. Také u Ibuprofenu byly koncentrace nulové s výjimkou posledního dne, kde 
koncentrace činila 3,97±0,0. Nízká koncentrace byla zaznamenaná u triklosanu kde se 
pohybovala od nuly do 2,62±1,63 a sulfapyridinu (od 0,31±0,09 do 2,34±0,15). Naopak vyšší 
koncentrace byly zaznamenány u karbamazepinu v rozmezí od 4,99±0,00 v první den pokusu 
s pozvolným nárůstem do hodny 8,39 ±0,45 v den poslední. Hodnoty u diklofenaku se 
pohybovaly od 2,54 ±0,08 do 7,2±0,32 a u hydrochlorothiazidu od 4,44 ±0,00 do 9,32±0,8. 

Koncentrace na výstupu z R2 (příloha IV) byly po celou dobu pokusu zaznamenávány 
nízké koncentrace pro triklosan v rozmezí od nuly do 0,92 ±0,23 u ibuprofenu byly nulové 
koncentrace zaznamenány v první polovině pokusu, koncem pokusu se koncentrace zvýšila až 
na 21,71 ±0,11. Koncentrace sufapiridinu byly nižší (od 0,25 ±0,07 do 3,15 ±0,11) koncentrace 
bisfenolu A (od 0,00 ±0,00 do 5 ±0,8). Vyšší koncentrace byly naměřeny u karbamazepinu (od 
0,72 ±0,00 do 8,57 ±0,31) a u hydrochlorothiazidu (od 4,81±0,00 do 9,27 ±0,67). 
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Koncentrace na výstupu z R3 (příloha V) byly po celou dobu experimentu nulové pro 
triclosan, pro sulfapyridin byly hodnoty koncentrace nízké (od 0,15 ±0,01 do 2,94 ±0,05). 
Bisfenol A se pohyboval v rozmezí od nuly do 4,83 ±0,51 a diklofenak od 2,52 ±0,00 do 7,83 
±0,29. U karbamazepinu byla v průběhu pokusu zaznamenána rostoucí tendence, první den 
experimentu byla jeho hodnota nulová a poslední nejvyšší 8,37 ±0,49. Pro hydrochlorothiazin 
byly zaznamenány hodnoty vyšší (od 3,71 ±0,00 do 9,24 ±0,18). Koncentrace ibuprofenu se 
pohybovaly od nuly do 13,73 ± 0,71. 

Koncentrace na výstupu z R4 (příloha VI) byly nulové během celé doby trvání pokusu 
zaznamenány u triclosanu, nižší hodnoty byly naměřeny pro sulfapyridin (od 0,27 ±0,05 do 
3,67 ± 0,38). U ostatních MP byly zaznamenány hodnoty koncentrací poměrně vysoké u 
karbamazepinu od 4,76 ± 0,00 do 8,18 ±0,29, u diklofenaku 4,2 ±0,08 do 7,73 ±0,97, u 
hydrochlorothiazidu od 5,99 ± 0,00 do 9,36 ±0,63, u ibuprofenu od nuly do 18,17 ± 2,13 a u 
bisfenolu A od nuly do 8,01 ± 1,69. 

5.2.3 Účinnost odstranění jednotlivých mikropolutantů 

5.2.3.1 Účinnost odstranění bisfenolu A 

Vývoj účinnosti odstranění bisfenolu A je zaznamenán v grafu 1. První den byla jeho 
stoprocentní eliminace naměřená v rámci všech reaktorů, následně se efektivita jednotlivých 
reaktorů lišila. Nejefektivnější eliminaci zajistil Rl , ta byla 100 % s výjimkou 5. dne pokusu, kdy 
odstranění kleslo na 68 %. U R2 neklesla účinnost eliminace BPA pod 90 % první tři měření, 
následně měla účinnost sestupný charakter. Také u R3 účinnost první tři měření neklesla pod 
90 %, následně od 19. dne činila průměrně 51,8 % až do konce experimentu. R4 byl v eliminaci 
BPA nejméně účinný. První den dosáhla účinnost eliminace 100 % během zbývající doby 
pokusu účinnost výrazně klesla a průměrně dosahovala pouze 46,3 % přičemž nejnižší hodnota 
eliminace byla zaznamenána 25. den (8,4 %). 

IR1 • R2 • R3 R4 

Graf 1 vývoj eliminace BPA v jednotlivých reaktorech v 1. sérii pokusu. 
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5.2.3.2 Účinnost odstranění karbamazepinu 

Vývoj účinnosti odstranění karbamazepinu je patrný z grafu 2. CBZ nedosáhl během 
průtoku žádným ze čtyř reaktoru účinnosti odstranění 70 % a obecně měla účinnost sestupný 
charakter. Maximální účinnost eliminace CBZ byla v rámci všech reaktorů dosažená 1. den 
experimentu v R l 60,1 %, R2 62,3 %, R3 65,8 % a R4 62 %. Celková průměrná účinnost 
odstranění CBZ byla nejvyšší v R3 27,7 %, následoval R4 25,4 % a nejnižší v R l a R2 23,8 % a 
23,4 %. 

Karbamazepin - 1 . série 
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Graf 2 vývoj eliminace CBZ v jednotlivých reaktorech v 1. sérii pokusu. 

5.2.3.3 Účinnost odstranění diklofenaku 
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Účinnost eliminace diklofenaku je zaznamenaná v grafu 3, obecně eliminace DCF 
s jedinou výjimkou nepřekročila 80 % (R3 l.den 83,4 %). Nejvyšší eliminace byla zaznamenána 
ve všech reaktorech 1. a 8. den, naopak od 15. den do konce experimentu byla eliminace 
obecně nízká a nepřekročila 50 %. Nejnižší hodnoty byly zaznamenány v R l 29. den 34,5 %, R2 
25. den 6,5 %, R3 25. den 20,3 % a R4 29.den 29,7 %. 
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Graf 3 vývoj eliminace DCF v jednotlivých reaktorech v 1. sérii pokusu. 
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5.2.3.4 Účinnost odstranění hydrochlorothiazidu 

O vývoji eliminace hydrochlorothiazidu vypovídá graf 4. Účinnost HCTZ nedosáhla 70 
% v případě žádného z testovaných reaktorů a 22. den byly naměřeny záporné hodnoty 
eliminace ve všech reaktorech (Rl -7,4 %, R2 -1,1 %, R3 -1,9 %, R4 -11 %). Záporné hodnoty 
jsou z důvodu lepší přehlednosti grafu nahrazeny nulovou hodnotou. 1. den byly zaznamenány 
nejvyšší hodnoty eliminace v reaktorech Rl 68,1 %, R2 65,4 % a R4 56,9 % pro R3 5. den 65,4 
%. Po prvním dnu však eliminace obecně poklesly (s výjimkou 5. dne R3) a pohybovaly se kolem 
20 %. 

Hydrochlorothiazid - 1 . série 
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Graf 4 vývoj eliminace HCTZ v jednotlivých reaktorech v 1. sérii pokusu 

5.2.3.5 Účinnost odstranění Ibuprofenu 

Průběh eliminace Ibuprofenu je zaznamenaná v grafu 5. IBU byl v rámci R l eliminovaný 
stoprocentně s výjimkou posledního dne experimentu (29.den) kdy efektivita eliminace klesla 
na 91,3 %. Prostřednictvím R2 byl IBU od začátku experimentu eliminován stoprocentně až do 
19. dne, 22. den pak efektivnost eliminace klesla na 64 % a vůbec nejnižší eliminace byly 
zaznamenána 25. den (53,7 %). U R3 byl IBU eliminován 100 % první tři měření (až do 8. dne 
experimentu) 15. den pak efektivita eliminace klesla na 70,7 % a nadále se pohybovala 
v průměru na 80,1 %. Pomocí R4 byl IBU stoprocentně odstraněn pouze 8. den, kromě tohoto 
dne byla účinnost odstranění IBU 70,7 %. 

1 5 8 15 19 

čas [dny] 

50 



Ibuprofen - 1 . série 
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Graf 5 vývoj eliminace IBU v jednotlivých reaktorech v 1. sérii pokusu 

5.2.3.6 Účinnost odstranění sulfapyridinu 

25 29 

O vývoji eliminace sulfapyridinu vypovídá graf 6. Obecně v rámci všech reaktorů bylo 
nejvyšší hodnoty eliminace dosaženo 8. den experimentu (Rl 94,2 %, R2 95,4 %, R3 97,2 % R4 
95 %) 1. a 5. den experimentu se hodnoty R l - R3 pohybovaly okolo 80 %, hodnoty u R4 byly 
nižší (l.den 68,5 % a 5. den 45,6 %). Od 15. dne pak měla eliminace spíše klesající charakter. 
Pro Rl byla nejnižší hodnota zaznamenána poslední dvě měření 25. a 29. den (52,5 % a 53,8 
%), pro R2 25. den (17,9 %), pro R3 25. den (23,2 %) a pro R4 25. den (10,9 %). 
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Sulfapyridin - 1 . série 
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Graf 6 vývoj eliminace SPD v jednotlivých reaktorech v 1. sérii pokusu 
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5.2.3.7 Účinnost odstranění triklosanu 

Vývoj eliminace triklosanu je zaznamenán v grafu 7. TCS byl prostřednictvím Rl 
v průměru odstraňován z 92,7 % nejefektivněji (100 %) v 8. 19. 25. a 29. den a nejnižší 
účinnosti byly zaznamenány 1. den (81,6 %) a 15. den (71,4). R2 prokázal odstranění TCS 
v průměru s 97,6 % účinností, nejnižší hodnota byla zaznamenaná 15. den (89,9 %). Průtok 
filtračními reaktory R3 a R4 zajistil 100% účinnost eliminace TCS po celou dobu experimentu 
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Graf 7 vývoj eliminace TCS v jednotlivých reaktorech v 1. sérii pokusu 
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5.3 Výsledky druhé série experimentu 

5.3.1 Obsah mikropolutantů ve vstupním syntetickém roztoku 

Stejně jako v případě první série experimentu i u druhé série se vstupní hodnoty 
koncentrací od předpokládaných mírně lišily. Obsah MP ve vstupu do reaktorů byly 
zaznamenány v koncentracích u.g/1 (ppb). Tabulka 3 shrnuje průměrné, minimální a maximální 
hodnoty naměřené pro jednotlivé MP, tabulka s konkrétními hodnotami koncentrací pro 
každý odběrný den experimentu je uvedena v příloze II. 

Tabulka 3 vstupní koncentrace MP uvedeny v ng/l 

MP (ug/l) průměr minimum maximum 

Bisfenol A (BPA) 10,4±1,07 8,0 11,8 
Karbamazepin (CBZ) 9,92±0,55 9,2 10,9 
Diklofenak(DCF) 12,1±0,55 11,1 13,0 
Hydrochlorothiazid (HCTZ) 7,88±0,87 6,8 9,4 
Ibuprofen (IBU) 51±4,3 43,9 57,4 

sulfapyridin (SPD) 5,03±0,71 3,8 6,4 
Triklosan (TCS) 7,41±1,46 6,0 10,9 

5.3.2 Obsah mikropolutantů ve výstupu z filtračních reaktorů 

Data získaná ze stanovování obsahu koncentrací MP na výstupech z jednotlivých 
reaktorů druhé série jsou uvedená v přílohách VII - IV. 

Koncentrace na výstupu z R2 jsou uvedeny v příloze VII, pro bisfenolu A byly 
zaznamenávány převážně nulové hodnoty s výjimkou posledních dnů pokusu, kde jeho 
koncentrace stoupla až na 95,69 ± 0,75. Hodnoty koncentrací karbamazepinu se pohybovaly 
od 0,47 ± 0,05 na začátku experimentu do 6,69 ± 0,29 na konci experimentu. Hodnoty 
diklofenaku se během experimentu pohybovaly od 0,05 ±0,07 do 3,08 ± 0,29. Hydrochlorid 
měl narůstající tendenci a jeho hodnoty se pohybovaly od nuly do 6,61 ± 0,63. U ibuprofenu 
převažovaly nulové hodnoty, objevila se však také hodnota vyšší (5,67 ± 0,57). Sulfapyridin se 
zde nacházel v nízkých koncentracích od nuly do 0,23 ± 0,05 stejně tak triclosan od nuly do 
2,09 ± 0,34. 

Koncentrace na výstupu z R2 (příloha VIII) byly během druhé série experimentu 
naměřeny kompletně nulové hodnoty pro bisfenol A a ibuprofen. Nízké hodnoty byly 
zaznamenány také pro diklofenak (od 0,09 ± 0,13 do 2,04 ± 0,09), sulfapyridin od nuly do 0,39 
± 0,03 a triclosan od nuly do 0,64 ± 0,11. Poměrně vyšší hodnoty byly zaznamenány pro 
hydrochlorothiazid v rozsahu od nuly do 6,68 ± 0,99 a karbamazepin, který měl rostoucí 
tendenci a pohyboval se v rozmezí koncentrace od 0,47 ± 0,09 na začátku experimentu do 7,36 
± 0,15 na konci experimentu. 
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Koncentrace na výstupu z R4 (příloha IV) byly během druhé série experimentu 
zaznamenány kompletně nulové hodnoty pro ibuprofen, nulové hodnoty převažovaly také u 
bisfenolu A s výjimkou 56. a 77. dne s nejvyšší hodnotou 14,05 ± 4,47, a triclosanu s výjimkou 
36. a 49. dne, kde nejvyšší hodnota dosáhla 0,47 ± 0,06. Nízké hodnoty koncentrací byly 
zaznamenány u sulfapyridinu od nuly do 0,52 ± 0,08 a diklofenaku od 0,13 ± 0,1 do 3,33 ± 0,28. 
Karbamazepin měl rostoucí tendenci s koncentrací 0,47 ± 0,03 na začátku experimentu a až 
7,2 ± 0,64 ke konci experimentu. Hodnoty koncentrace hydrochlorothiazidu se pohybovaly 
v rozpětí od 0,31 ± 0,44 do 7,9 ± 0,19. 

5.3.3 Účinnost odstranění jednotlivých mikropolutantů 

5.3.3.1 Účinnost odstranění bisfenolu A 

Průběh eliminace bisfenolu A je zaznamenaná v grafu 8. BPA vykazoval v R2 100 % 
eliminaci s výjimkou tří měření 56. 70. a 77. dne, kdy byly naměřeny extrémně záporné 
hodnoty (-757,9 %, -274,1 % a -775,4 %). Prostřednictvím R3 byl BPA odstraňován ze 100 % 
během celé doby experimentu. U R4 dosahovala eliminace 100 % ve většině měřeních 
s výjimkou 56. dne, kdy účinnost činila 54,5 % a 77. dne, kdy účinnost klesla na -28,9 %. 
Veškeré záporné hodnoty zaznamenány v eliminaci BPA jsou v grafu 8 nahrazeny nulovou 
hodnotou za účelem lepší přehlednosti grafu. 
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Graf 8 vývoj eliminace BPA v jednotlivých reaktorech v 2. sérii pokusu 
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5.3.3.2 Účinnost odstranění karbamazepinu 

O vývoji eliminace karbamazepinu vypovídá graf 9. Obecně CBZ vykazoval klesající 
tendenci účinnosti eliminace v čase. R2 dosáhl průměrného odstranění CBZ z 66,7 % a jak 
tomu bylo v rámci všech testovaných filtračních reaktorů, nejvyšší hodnota byla zaznamenána 
na začátku pokusu 1. den (94,4 %) a nejnižší poslední den 77. den (32,2 %). V rámci R3 byl CBZ 
průměrně odstraňován z 61,1 % přičemž nejvyšší účinnost byla zaznamenaná v 1. den (95,2 %) 
a nejnižší (23,8 %) 70. den experimentu. Prostřednictvím R4 byl CBZ průměrně odstraňován 
z 56,1 %. Nejvyšší hodnoty byly zaznamenávány na začátku experimentu 1. den (95,1 %) a 
nejnižší na konci (26,5 %) 70. den. 
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Graf 9 vývoj eliminace CBZ v jednotlivých reaktorech v 2. sérii pokusu 
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5.3.3.3 Účinnost odstranění diklofenaku 

Průběh eliminace diklofenaku je zaznamenaná v grafu 10. DCF celkově vykazoval 
poměrně stabilní vysokou eliminaci v průběhu celého experimentu v rámci všech testovaných 
filtračních reaktorů. R2 prokázala průměrné odstranění DCF z 83,8 %, R3 z 91,2 % a R4 z 84 %. 

Diklofenak - 2. série 
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Graf 10 vývoj eliminace DCF v jednotlivých reaktorech v 2. sérii pokusu 

5.3.3.4 Účinnost odstranění hydrochlorothiazidu 
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Vývoj odstraňování hydrochlorothiazidu je zaznamenán v grafu 11. Obecně byl 
HCTZ nejefektivněji eliminován první dvě měření (1. a 7. den) kde hodnota v žádném 
z reaktorů neklesla pod 90 % s výjimkou R4 kdy 7. den hodnota klesla na 74,9 %. V rámci R2 
byly nejnižší hodnoty zaznamenány 28. den (17,2 %) a 63. den (12,5 %). U R3 28. a 49. den 
experimentu (11,6 % a 13,8 %). U R4 byla 28. den zaznamenána minusová hodnota (-18 %), 
která je z důvodu lepší přehlednosti v grafu uvedená jako nulová. 
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Hydrochlorothiazid - 2. série 
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Graf 11 vývoj eliminace HCTZ v jednotlivých reaktorech v 2. sérii pokusu 
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5.3.3.5 Účinnost odstranění ibuprofenu 

Průběh eliminace Ibuprofenu je zaznamenaná v grafu 12. IBU byl prostřednictvím R2 
odstraňován převážně se stoprocentní účinností výjimkou byly tři měření, avšak ani během 
jednoho neklesla účinnost eliminace pod 85 % šlo o 7. den (88,8 %) 14. den (89,4 %) a nepatrné 
snížení 16. den experimentu, kdy byla efektivita eliminace 99 %. R3 a R4 prokázal 100 % 
odstranění IBU. 
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Graf 12 vývoj eliminace IBU v jednotlivých reaktorech v 2. sérii pokusu 

5.3.3.6 Účinnost odstranění sulfapyridinu 

Vývoj eliminace sulfapyridinu je zaznamenán v grafu 13. SPD byl stabilně a s vysokou 
účinností eliminován v rámci všech tří testovaných reaktorů. Celková průměrná účinnost na 
odstranění SPD byla pomocí R2 97,1 %, R3 96,2 % a R4 95,9 %. 
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5.3.3.7 Účinnost odstranění triklosanu 
O vývoji eliminace triklosanu vypovídá graf 14. TCS byl eliminován s vysokou účinností 

a poměrně stabilně. V rámci všech tří testovaných reaktorů byla zaznamenána převážně 100 
% účinnost. U R2 byl zaznamenán pokles eliminace na 75,3 % 28. den experimentu, snížení 
eliminace přetrvávalo až do 63. dne, kdy se účinnost opět zvýšila na 100 %. 
U R3 převažovala stoprocentní účinnost s výjimkou dvou měření 28. a 49. den, ani v jednom 
případě účinnost neklesla pod 90 %. Také v případě R4 převažovalo dokonalé odstranění TCS 
s výjimkou dvou měření 36. a 49. den, kdy ani v jednom případě účinnost neklesla pod 95 %. 
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Graf 14 vývoj eliminace TCS v jednotlivých reaktorech v 2. sérii pokusu 
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5.3.4 Koncentrace rozpuštěného kyslíku 

Koncentrace rozpuštěného kyslíku se ve výstupním roztoku pohybovaly průměrně na 
hodnotě 5,49 mg/l, nejpatrnější výkyvy byly zaznamenány 65. den (6,78 mg/l) a 72. den (4,46 
mg/l). 

V rámci testovaných reaktorů se koncentrace rozpuštěného kyslíku na nejnižších 
hodnotách pohybovala v R4 a opakovaně zde klesla pod hranici 3 mg/l. V R3 se do 44. dne 
experimentu koncentrace rozpuštěného kyslíku konstantně pohybovala v rozmezí 4 - 5 mg/l 
následně hodnota až do konce experimentu klesala s nejnižší naměřenou hodnotou 2,88 mg/l 
poslední (72.den) pokusu. Koncentrace rozpuštěného kyslíku v R2 se od prvního dne, kdy byla 
naměřena hodnota v rámci tohoto reaktoru nejnižší (3,39 mg/l) začala navyšovat a následně 
již neklesla pod hranici 4 mg/l. R2 byl reaktor s průměrně nejvyšší hodnotou rozpuštěného 
kyslíku s nejvyšší koncentrací naměřenou 31. den (5,48 mg/l). Vývoj hodnot koncentrací 
rozpuštěného kyslíku v jednotlivých reaktorech a ve vstupním roztoku jsou zaznamenány 
v grafu 15. 

o 2 

Graf 15 vývoj koncentrace rozpuštěného kyslíku ve vzorcích přefiltrované vody z jednotlivých reaktorů a vstupním roztoku 

5.3.5 pH 

Vstupní hodnoty pH se pohybovaly v rozmezí 7 - 8 s výjimkou 65. dne (6,5). 
V testovaných reaktorech byly během celé doby experimentu hodnoty pH stabilní. 

V R2 se pH pohybovalo na výších hodnotách ve srovnáni s R3 a R4. Nejvyšší hodnoty v R2 byly 
naměřeny 8. a 51. den (7,0) během experimentu neklesly hodnoty pH v R2 pod 6. Hodnoty pH 
v R3 a R4 byly konstantě v rozmezí 6 - 7 . Vývoj hodnot pH ve vzorcích přefiltrované vody z 
jednotlivých reaktorů a vstupním roztoku jsou zaznamenány v grafu 16. 
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Graf 16 vývoj hodnot pH ve vzorcích přefiltrované vody z jednotlivých reaktoru a vstupním roztoku 

5.3.6 Chemická spotřeba kyslíku 

Hodnota koncentrace CHSKo ve vstupním roztoku byla průměrně 222,35 mg/l nejnižší 
hodnota byla zaznamenána první den měření 112,23 mg/l a nejvyšší 23. den 373,3 mg/l. 
Ve vzorcích z R2 byla hodnota C H S K q . nezvykle vysoká první měření 931,81 mg/l následně 
klesla a během zbylé doby experimentu byla průměrně 208,68 mg/l. R3 měl hodnoty C H S K q 

po celou dobu měření poměrně stabilní a průměrná hodnota v tomto reaktoru byla 202,97 
mg/l. Největší výkyvy C H S K q byly zaznamenány v přefiltrované vodě z R4. Hodnota zde byla 
první tři měření poměrně vyšší a stabilní, okolo 450 mg/l, následoval prudký pokles 23. a 31. 
den experimentu, kdy hodnota klesla až na 113,04 mg/l a následný vzrůst na hodnotu 1000,1 
mg/l. Hodnoty CHSKcr pak opakovaně klesaly a vzrůstaly. Vývoj hodnot koncentrací C H S K q 

v neodstředěných vzorcích přefiltrované vody z jednotlivých reaktorů a vstupním roztoku jsou 
zaznamenán v grafu 17. 
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Graf 17 vývoj hodnot koncentrací CHSKCr v neodstředěných vzorcích přefiltrované vody z R2, R3, R4 a vstupním roztoku 
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5.3.7 Veškeré látky, veškeré organické látky, nerozpuštěné látky a nerozpuštěné 
organické látky 

Hodnoty naměřené pro VL, VL o r g a NL a NL o r g jsou uvedeny v jednotkách g/l. V tabulce 
4 je uvedeno minimum, maximum a průměr se směrodatnou odchylkou pro VL a v tabulce 5 
pro NL. 
Na vstupu se hodnoty VL pohybovaly průměrně okolo 0,57 ± 0,13 g/l. V rámci výstupů z 
reaktorů byly nejvyšší hodnoty pro VL stanoveny na výstupu z R2 (2,1 mg/l) a R4 (2,4 mg/l). 
NL se ve vstupním roztoku pohybovaly průměrně okolo 0,01 ± 0,03 g/l. Na výstupu 
z reaktorů byly NL v nejvyšší míře stanoveny ve výstupních vzorcích z R2 (1,1 g/l) a R4 (1,0 

g/l)-

Tabulka 4 minimální, maximální a průměrné hodnoty VL a VLorg zaznamenány ve vstupu a na výstupech z reaktorů 

V I g/l 

R2 VL R2 VLorg R3 VL R3 VLorg R 4 V L R4 VLorg Vstup VL 

Vstup 

VLorg 
min imum 0,5 0,1 0,2 0,0 0,5 0,2 0,3 0,1 

max imum 2,1 1,0 1,3 0,7 2,4 1,2 0,8 0,4 

průměr 0,89±0,44 0,34±0,28 0,72±0,29 0,23±0,19 1;06±0;53 0,48±0,36 0,57±0,13 0,17±0,08 

Tabulka 5 minimální, maximální a průměrné hodnoty NL a NLorg zaznamenány ve vstupu a na výstupech z reaktorů 

N L g/l 

R2 NL R2 NL0rg R3 VL R3 NLorg R4NL R4 NLorg Vstup N L Vstup 

NUrg 
minimum 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

maximum 1,1 0,5 0,8 0,2 0,5 1,0 0,2 0,1 

průměr 0,22±0,33 0,13±0,2 0,13±0,25 0,03±0,05 0,13±0,17 0,2±0,3 0,02+0,05 0,01±0,03 
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6 Diskuze 

6.1 Účinnost eliminace jednotlivých mikropolutantů 

6.1.1 Bisfenol A 

V rámci první série experimentu bylo u BPA stabilně dosahováno stoprocentního 
odstranění prostřednictvím Rl pouze 5. den zde došlo k poklesu na 68 %. Celková účinnost Rl 
byla 96±10,5 %. Jako druhý nejefektivnější v odstraňování BPA se ukázal R2, kde byla účinnost 
76,2±20,6 %. Následoval R3 s efektivitou 71,9±21,7 % a nejnižší účinnost prokázal R4 
52,9±31,8 %. V rámci první série se tak jako nejefektivnější ukázal reaktor, ve kterém nebyly 
obsaženy žádné žížaly. Naopak s narůstajícím počtem žížal se účinnost eliminace BPA snižovala 
až na nejnižší zmíněnou účinnost u R4, který obsahoval 1016 ks žížal. Důvodem tohoto trendu 
může být činnost žížal, které provrtávají substrát a vytvářejí chodbičky jimiž následně 
syntetický roztok obsahující mikropolutanty rychleji protéká a prostor pro sorpci je tak 
omezen. Přitom právě sorpce je pravděpodobně hlavním mechanismem odstraňování BPA, o 
čemž vypovídá také jeho poměrně vysoká hodnota koeficientu oktanol-voda log Kow= 3,32 
(Geueke 2013; Michatowicz 2014). 

V rámci druhé série experimentu byl BPA eliminován prostřednictvím R2 stoprocentně 
s výjimkou tří měření, kdy hodnoty rapidně klesly a koncentrace v odtoku byly více než 8x vyšší 
než na přítoku. Během průběhu celého experimentu nebyly takovéto nízké hodnoty nikde 
jinde zaznamenány, je proto spekulativní, zda jde o analytickou chybu stanovení nebo došlo 
k naakumulovaní bisfenolu A ve filtrační vrstvě vermikompostu během 56 dnů experimentu a 
následně k jeho hromadnému uvolnění v důsledku podmínek v rektoru. Eliminace BPA v R3 
byla bez výjimky úplná a v R4 dosahovala 86,5±35,4 %. Pokud by se předpokládalo, že záporné 
hodnoty byly předmětem chyby, což je vzhledem k ojedinělosti takto záporných hodnot 
možné, byly by R2 a R3 v eliminaci BPA stoprocentně účinné. Šlo o reaktor se sterilizovaným 
vermikompostem (R2) a vermikompostem bez žížal (R3). Stejně jako v první sérii experimentu 
se tak projevila nevýznamnost aktivity žížal pro odstraňování bisfenolu A. Z výsledků se jeví 
jako pravděpodobné, že sorpce je pro eliminaci BPA hlavním mechanismem eliminace. 
Z výsledků je také zjevné, že snížení zatížení filtračního systému mikropolutanty vedlo k jejich 
efektivnější eliminaci. Nárůst účinnosti eliminace byl různý v závislosti na reaktoru, při 
porovnání reaktoru bez žížal v obou sériích (tedy R l v první sérii a R3 v druhé) byl nárůst z 96 
% na 100 %. Při porovnání R3 s 516 ks žížal v první sérii s R4 s 200 ks žížal v druhé sérii, bylo 
zaznamenáno navýšení eliminace z 72 % na 89 %. Na ČOV je pomocí aktivačního sytému 
dosahováno účinnosti odstranění okolo 75 % (Wang et al. 2019). Testovaná metoda filtrace se 
tak dá považovat jako poměrně dobře efektivní pro odstranění BPA. 
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6.1.2 Karbamazepin 

V první sérii experimentu nepřevyšovala účinnost odstranění CBZ v žádném 
z testovaných reaktorů 30 %. Nejefektivnější byl R3, kde bylo dosaženo efektivity 27,7±18,6 %, 
následoval R4 25,4±16,8 %. Šlo o dva reaktory, kde bylo umístěno velké množství žížal (R3 516 
ks a R4 1016 ks). Lze se tedy domnívat, že žížaly zde měly vliv na navýšení účinnosti eliminace 
MP, a to zejména v R3, další navýšení počtu žížal v R4 již k zvýšení efektivnosti eliminace 
nevedlo. Oproti tomu u Rl , kde žížaly nebyly obsaženy, a R2, kde bylo žížal pouze 16 ks, byla 
eliminace 23,8±16,3 a 23,4±17,7 %. 

V druhé sérii by se vlivem snížení zatížení systému na čtvrtinu, dala předpokládat až 
čtyřnásobně efektivnější eliminace mikropolutantů, tohoto však obecně u žádného 
z testovaných MP dosaženo nebylo. U CBZ vedlo snížení rychlosti průtoku syntetického 
roztoku přes filtrační reaktory na čtvrtinu k více než dvakrát efektivnějšímu odstranění. 
V eliminaci byl v této sérii nejméně efektivní R4 s 56,1±23,3 % ten obsahoval 200 ks žížal, 
oproti první sérii zde však žížaly nezajistily zvýšení eliminace. Eliminace byla pak vyšší u R3, 
který obsahoval vermikompost bez žížal (61,1±25,1 %) a nejvyššív případě R2, který obsahoval 
sterilizovaný vermikompost (66,7±21,4 %). Z výsledků obou sérií je viditelné, že zřejmě vlivem 
vyčerpání sorpční kapacity vermikompostu účinnost eliminace CBZ v čase rapidně klesá. Jak je 
zmíněno v kapitole 3.2.2 věnované CBZ, který má koeficient oktanol-voda log Ko w = 2,25 
(Scheytt et al. 2005), metody, kde hraje roli sorpce nejsou pro eliminaci CBZ příznivé a 
efektivita eliminace se u nich pohybuje okolo 20 - 35 % (Jelic et al. 2011). Metodou filtrace 
přes vrstvu vermikompostu bylo v druhé sérii dosaženo eliminace CBZ až 60%, to ji ve srovnání 
s jinými činí až dvakrát učenější. V první sérii byl zaznamenán určitý vliv žížal, který zvýšil 
eliminaci CBZ z 23 až na 28 %. Podmínky v druhém reaktoru byly příznivější pro sorpci a 
přínosný vliv žížal zde nebyl zaznamenán. 

6.1.3 Diklofenak 

V eliminaci diklofenaku byl v první sérii experimentu jako nejefektivnější vyhodnocen 
Rl s účinností 49,83±15,59 tedy reaktor neobsahující žížaly. V reaktorech s vysokými počty 
žížal R3 a R4 účinnost dosahovala 44,8±22,1 a 43,1 ±13,6 %. Nejnižší účinnost byla 
zaznamenána v R2, který obsahoval pouze malý počet žížal (16 ks) přitom by se dalo 
předpokládat, že účinnost v tomto reaktoru bude podobná jako v Rl , který žížaly neobsahuje. 
V tomto případě se však ukázal opak a účinnost v R2 byla 34,86±27,76 %. Pokles účinnosti byl 
v R2 zaznamenán od půlky experimentu (15. dne) je tedy možné, že došlo ke změně podmínek 
v reaktoru, které vedly k poklesu účinnosti odstraňování DCF. Pro DCF je za nejvýznamnější 
proces transformace v říčním prostředí považována fotolýza, biodegradace je však také 
považovaná za významnou (Koumaki et al. 2017). 

V druhé sérii byl DCF odstraňován značně lépe, nižší účinnost byla zaznamenána pro 
R2 a R4 83,8±7,76 % a 83,9±9,22 % tedy v reaktoru se sterilizovaným vermikompostem a 
reaktoru s žížalami. Ze zmíněných dvou hodnot vyplývá, že se efektivita žížal nedá považovat 
za významnou. Nejvyšší účinnost byla zaznamenána v reaktoru bez žížal (R3) 91,2±4,8 %, to 
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vypovídá o významném vlivu mikroorganismů, které zvýšili efektivitu z 83 %. Jako hlavní 
mechanismus se však jeví sorpce, DCF má koeficient oktanol-voda log Kow = 4,02 - 4,51, což 
naznačuje vysoký sorpční potenciál (Scheytt et al. 2005). Snížení rychlosti průtoku 
syntetického roztoku přes filtrační reaktory v druhé sérii na čtvrtinu v některých reaktorech 
vedlo až ke dvojnásobné účinnosti eliminace. Z grafu 3 o vývoji eliminace DCF v první sérii 
pokusu v kapitole 5.2.3.3 vyplývá, že účinnost eliminace DCF klesala v čase, zřejmě vlivem 
vyčerpání sorpční kapacity filtrační vrstvy. Oproti tomu z grafu 10 z kapitoly 5.3.3.3 věnované 
druhé sérii pokusu je viditelné, že díky snížení zatížení systému mikropolutanty k vyčerpání 
sorpční kapacity nedošlo. Biologickým čištěním na ČOV je diklofenak odstranitelný z 20 - 40 
% (Joss et al. 2005; Capodaglio et al. 2018). To činí testovanou metodu s nejvyšší dosaženou 
eliminaci 91 % v porovnání s konvenčními technologiemi velice účinnou. 

6.1.4 Hydrochlorothiazid 

Hydrochlorothiazid není považován za snadno biologicky odbouratelný, koeficient 
oktanol-voda je nízký Log Ko w = 0.09, což naznačuje nízký sorpční potenciál (AstraZeneca 2023). 
Proto se nepředpokládalo, že metoda vermifiltrace bude pro tuto látku účinná. V první sérii 
vyšel jako nejefektivnější v eliminaci HCTZ R3 (reaktor s 516 žížalami) s účinností 26,02±22,25 
%, následoval R l (bez žížal) a R2 (16 ks žížal) s účinností 21,43±21,55 a 21,72±19,19 %. Nejnižší 
eliminaci zajistil R4 - 19,8±18,3 % (1016 ks žížal). Obecně tyto výsledky vypovídají o nízké 
schopnosti testovaného sytému HCTZ odstraňovat. Jak je vidět z grafu 4 v kapitole 5.2.3.4. 
v průběhu první série experimentu měla eliminace HCTZ sestupný potenciál zřejmě vlivem 
vyčerpání sorpční kapacity filtrační vrstvy. Například u diklofenaku nebo karbamazepinu, vedlo 
snížení rychlosti průtoku syntetického roztoku přes filtrační reaktory v druhé sérii 
experimentu k předejití vyčerpání sorpční kapacity, v případě HCTZ tomu tak však nebylo. 
Výsledky z druhé série sice vypovídají o vyšší účinnosti, z grafu 11 v kapitole 5.3.3.4. je však 
opět zřetelně vidět pokles účinnosti v čase. 

V druhé sérii experimentu byla nejvyšší eliminace HCTZ zaznamenána v R2 
(sterilizovaný vermikopost) 43,36±27,49 % o málo nižší pak v R3 (vermikompost bez žížal) 
40,75±27,05 % a nejnižší v R4, (vermikopost 200 ks žížal) 38,17±27,65 %. Obecně byl HCTZ 
nejhůře eliminovanou látkou v obou sériích, to je v souladu také s výsledky dřívější diplomové 
práce, která taktéž zkoumala eliminaci MP filtrací přes vrstvu vermikompostu. Eliminace HCTZ 
zde byla ještě nižší (Gramblíčková 2023). Je tedy zjevné, že sorpce, mikrobiální aktivita ani 
aktivita žížal nezajistily dostatečné odstranění této látky. 

6.1.5 Ibuprofen 

Ibuprofen nepředstavuje pro ČOV tak významný problém jako jiné MP. Míra jeho 
odstranění je v rámci konvenčního čištění vysoká a stabilní (90 % a výše) (Bendz et al. 2005). 
Sorpce IBU na sediment se předpokládá být vysoká což koreluje s jeho rozdělovacím 
koeficientem oktanol-voda log Ko w = 3,5 - 3,97 (Scheytt et al. 2005). V první sérii experimentu 
byl IBU druhou nejlépe odstraňovanou látkou hned po triklosanu. Jako nejefektivnější se 
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ukázal R l (bez žížal) s účinností 98,91±2,89, následoval R2 (16 ks žížal) a R3 (516 ks žížal) 
s účinnostmi 85,23±19,3 a 86,38±13,64 % a jako nejméně efektivní se ukázal R4 (1006 ks žížal) 
74,38±10,85 %. Z výsledků první série se tak dá konstatovat, že sorpce měla pro eliminaci IBU 
velký význam. Žížaly v eliminaci IBU nehráli žádnou roli, naopak v reaktoru R4 s nej vyšším 
počtem žížal byly podmínky pro odstraňování IBU nepříznivé. Důvodem byla nejspíše opět 
činnost žížal, které provrtávají substrát a vytvářejí chodbičky, jimiž následně syntetický roztok 
obsahující mikropolutanty protéká a prostor pro sorpci je tak omezen. 

V druhé sérii experimentu byla efektivita eliminace pro všechny reaktory velmi vysoká 
U R3 a R4 šlo o účinnost bez výjimky 100 %. V R2 byl ve dvou měřeních zaznamenán pokles 
účinnosti, což celkový výsledek nepatrně snížilo na 98,25±3,9 %. 

6.1.6 Sulfapyridin 

U sulfapiridinu nebyla testovaným systémem předpokládaná vysoká účinnost 
eliminace. Rozdělovači koeficient oktanol-voda je pro SPD nízký LogK o w= 0.35 (Chen et al. 
2015). Navíc sulfoamidy, které jsou chemickou podstatou této látky se obecně nevyznačují 
dobrou biologickou odbouratelností (Ingerslev & Halling-Sorensen 2000). Předpoklad se však 
ukázal milný. Z výsledku první série vyplývá, že eliminace rostla s ubývajícím množstvím žížal. 
V R4 byla eliminace 42,98±25,19 %, v R3 55,87±24,16 %, v R2 61,45±24,42 a v R l 70,88±13,68 
%. Je tedy zjevné, že žížaly vliv na odstranění SPD neměly. 

Bezesporu významné však bylo snížení zatížení filtračního systému mikropolutanty. 
V druhé sérii eliminace neklesla v žádném z testovaných reaktorů pod 95 %. To lze považovat 
za významně vysoké hodnoty vzhledem tomu, že průměrná účinnost odstraněn na ČOV se u 
SPD pohybuje okolo 28 % (Aymerich et al. 2016). R2 se sterilizovaným vermikompostem se 
ukázal jako nejefektivnější (97,09±1,57 %). Reaktor bez žížal byl účinný z 96,24±3,72 %. Stejně 
jako v první sérii byla v reaktoru obsahujícím žížaly účinnost nižší, i když v tomto případě stále 
vysoká 95,81±2,31 % (R4). Zdá se, že efektivita sorpce byla v druhé sérii tak vysoká, že nelze 
posoudit aktivitu žížal a mikroorganismu. 

6.1.7 Triklosan 

Stejně jako tomu bylo u ibuprofenu, také triklosan vykazuje v rámci konvenčního 
čištění na ČOV vysokou a stabilní eliminaci až 96 % (McAvoy et al. 2002). Z výsledků první série 
experimentu je zjevné, že pro TCS je hlavním mechanismem eliminace sorpce. To je v souladu 
s jeho vysokou hodnotou Log Kow = 4,76, ze které dobrý potenciál sorpce vyplývá (Dann & 
Hontela 2011). Dále se dá z výsledků vyčíst, že žížaly měly potenciál účinnost ještě navýšit, a 
to z 93 na 100 %. V reaktorech obsahující žížaly (R3 a R4) byla účinnost 100 %. V R2 (16ks žížal) 
byla účinnost 97,6±3,67 % a v reaktoru bez žížal 92,7±10,11 %. Obecně byl triklosan v první 
sérii experimentu nejlépe odstraňovanou látkou. Vzhledem k velice dobrým výsledkům první 
série, je triklosan jedinou látkou v experimentu, kde snížení průtoku syntetického roztoku 
obsahující MP, tedy pokles zatížení systému, již nevedl k další optimalizaci systému. 

Jako nejefektivnější se v druhé sérii ukázaly reaktory R3 a R4, tedy reaktor bez žížal a 
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s 200 ks žížal. Jejich účinnost přesáhla 99 % a mikrobiální aktivita a aktivita žížal se tak dá 
považovat za mechanismus vedoucí k navýšení účinnosti z 95 % na zmíněnou hodnotu, takové 
účinnosti totiž bylo dosaženo v reaktoru se sterilizovaným vermikompostem (R2). 

6.1.8 Sterilizovaný vermikompost 

V rámci druhé série experimentu byl R2 vyplněn sterilizovaným vermikompostem. 
Z výsledků vyplývá, že účinnost tohoto reaktoru na odstraňování některých látek byla ve 
srovnání s dalšími testovanými reaktory nejvyšší. Látky, které byly tímto reaktorem 
odstraněny nejefektivněji byly bisfenol A, karbamazepin, hydrochlorothiazid a sulfapyridin. 

Sterilizace by měla vyloučit průběh veškerých biochemických procesů, za eliminaci 
mikropolutantů by tak měly být odpovědné výhradně fyzikálně-chemickyé procesy. Potřeba je 
ale vzít v úvahu, že sterilizace může mít vliv na zvýšení efektu fyzikálně-chemických procesů 
na odstranění sledovaných mikropolutantů (například zvýšení intenzity sorpce v důsledku 
zvýšení specifického povrchu filtračního materiálu či zvýšení množství aktivních skupin pro 
chemisorpci vyvolané termickou či chemickou úpravou použitého vermikompostu (Švehla et 
al. 2023). 

6.2 Podmínky v testovaných reaktorech v druhé sérii 

6.2.1 Kyslík 

kyslík se podílí na téměř všech chemických a biologických procesech ve vodních 
útvarech. Koncentrace rozpuštěného kyslíku nižší než 5 mg/l mohou nepříznivě ovlivnit 
fungování a přežití biologických společenstev a koncentrace nižší než 2 mg/l jsou již pro tato 
společenstva kritické (Chapman & Kimstach 1992). Ve vstupním roztoku se koncentrace 
rozpuštěného kyslíku pohybovaly průměrně okolo 5,5 mg/l. 

V druhé sérii experimentu se za aerobní dají považovat podmínky v R2, kde se hodnoty 
kyslíku průměrně pohybovaly na 4,6 mg/l. V R3 byly příznivé aerobní podmínky 
zaznamenávány do 51 dne. následně začaly koncentrace rozpuštěného kyslíku klesat až do 
konce experimentu, přičemž nejnižší hodnoty byl dosaženo 72. den experimentu (2,88 mg/l). 
Takto nízká hodnota se už podle Chapman & Kimstach blíží kritické hranici (1992). Důvodem 
poklesu koncentrace kyslíku v R3 mohlo být přechodné ucpání filtračního systému vlivem 
kterého došlo k zamokrení reaktoru. Toto ucpání bylo častým problémem při analytických 
měřeních a je také důvodem absence hodnoty z 65. dne. Z výsledků nevyplývá, že by se 
technické problémy se zamokrením reaktoru projevili na eliminaci MP. 

Hodnoty rozpuštěného kyslíku v R4 byly do 31 dne experimentu nejnižší ze všech 
testovaných reaktorů a opakovaně klesly k hranici 2 mg/l. 44. den experimentu došlo 
k nárůstu koncentrace kyslíku. Teoreticky mohla za tímto nárůstem stát aktivita žížal, která 
zajistila vyšší koncentraci kyslíku ve filtrační vrstvě, díky vytvářením chodbiček ve filtračním 
médiu (Jiang et al. 2015; Šamal et al. 2017). 

66 



6.2.2 pH 

Z grafu 16 v kapitole 5.3.5 je zjevné, že na výstupu ze všech reaktorů v druhé sérii došlo 
ke snížení pH o přibližně jednu jednotku oproti vstupní hodnotě. Vzhledem k tomu, že tento 
trend byl zaznamenán v rámci všech reaktorů byl za snížení pH odpovědný samotný 
vermikompost. Schopnost vermikopostu snižovat pH je známá, například po jeho aplikaci na 
půdu, kde se v důsledku jeho rozkladu uvolňuje mnoho organických kyselin, které pH snižují. 
Také se uvolňuje oxid uhličitý, který ve vodném prostředí vytváří kyselinu uhličitou (Al-
Maamori et al. 2023). Průměrná hodnota pH ve vstupním roztoku byla 7,6, v přefiltrované 
vodě z R3 a R4 byly průměrné hodnoty pH 6,4 a z R2 6,7. Jako vhodné pH pro aktivitu žížal a 
mikroorganismů je uváděno 5,5-8,5, za optimální je však považováno pH okolo neutrálního 
bodu (Yadav & Garg 2011). Na základě výsledků lze podmínky v reaktoru pro mikroorganismy 
a žížaly považovat za vhodné. 

6.2.3 Chemická spotřeba kyslíku 

CHSKcr je jeden z nejvýznamnějších posuzovaných parametrů z hlediska kvality OV. 
Průměrná CHSK městských odpadních vod bývá 300 až 800 mg/l (Groda et al. 2007). Z grafu 
17 v kapitole 5.3.6 věnované vývoji CHSK ve všech reaktorech v druhé sérii je patrné, že 
nejvyšší a nejméně stabilní hodnoty byly zaznamenány na odtoku z R4. Důvodem výších 
hodnot CHSK& v přefiltrované vodě z R4 oproti jiným testovaným rektorům mohla být aktivita 
žížal. Žížaly ve filtračním médiu působí fyzikálními procesy jako je rozmělňování, vrtání a 
míchání (Jiang et al. 2015). Během těchto procesů může docházet k uvolňovaní organických 
látek do výstupní přefiltrované vody a tím k navýšení hodnoty CHSKcr. 

Na výstupu z R4 byly průměrné hodnoty CHSK& 552 mg/l, nejvyšší hodnoty bylo 
dosaženo 44. den experimentu (1000 mg/l) a nejnižší 31. den (113 mg/l). Na výstupu z R3 byly 
průměrné hodnoty CHSKcr 203 mg/l, nejvyšší hodnoty bylo dosaženo 1. den experimentu (340 
mg/l) a nejnižší 58. den (146 mg/l). V přefiltrované vodě z R2 byly průměrné hodnoty C H S K q 

280 mg/l nejvyšší hodnoty bylo dosaženo 1. den experimentu 932 mg/l a nejnižší 65. den 124 
mg/l. Emisní standard pro CHSKcr na výstupu i pro nejmenší ČOV tedy EO <500 je 220 mg/l. 
S narůstající velikostí čistírny se hodnoty zpřísňují až na ČOV s EO> 100000, kde je emisní 
standard pro CHSKcr 125 mg/l (Nařízení vlády č. 401/2015 Sb). Z výsledků vyplývá, že ani jeden 
z testovaných reaktorů by legislativně daným limitům nevyhověl. 
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Závěr 

Bylo potvrzeno, že filtrace syntetického roztoku obsahujícího vybrané mikropolutanty 
přes vrstvu vermikompostu vede do jisté míry k eliminaci všech sledovaných 
mikropolutantů. 

Bylo potvrzeno, že optimalizace podmínek v podobě snížení průtočné rychlosti 
syntetického roztoku obsahujícího mikropolutanty na přibližně čtvrtinu, vede 
k efektivnější eliminaci většiny sledovaných mikropolutantů. 

U žádného z testovaných mikropolutantů nebyl jako hlavní mechanismus jeho 
odstranění shledána aktivita žížal nebo mikroorganismů. Naopak například u 
bispfenolu A nebo sulfapyridinu v první sérii či karbamazepinu v druhé sérii, byly 
v reaktorech s žížalami jasně viditelné nižší účinnosti v eliminaci těchto 
mikropolutantů. 

Sorpce byla prokázána jako podstatný mechanismus pro všechny testované 
mikropolutanty. Pro některé mikropolutanty byla patrná klesající tendence v čase, 
která mohla být způsobená vyčerpáním sorpční kapacity. Šlo o hydrochlorthiazid, 
karbamazepin a diklofenak v první sérii experimentu a hydrochlorthiazid a 
karbamazepin v sérii druhé. 

Jako efektivní se metoda filtrace přes vrstvu vermikompostu ukázala pro tyto 
mikropolutanty (nejvyšší dosažená hodnota eliminace): triklosan (100 %), ibuprofen 
(100 %) a bisphenol A (100 %). Po snížení zatížení, respektive po snížení průtočné 
rychlosti syntetického roztoku obsahujícího mikropolutanty, bylo vysoké účinnosti 
eliminace dosaženo také u sulfapyridinu (97 %) a diklofenaku (91 %). 

I po optimalizaci podmínek se metoda filtrace přes vrstvu vermikompostu ukázala jako 
méně efektivní pro hydrochlorthiazid (43 %) a karbamazepin (67 %), pro tyto látky je 
tedy nutné využít jinou metodu čištění či zkombinovat testovanou metodu s jinou. 

Vzhledem k tomu, že testovaná metoda nebyla účinná pro všechny sledované 
mikropolutanty, nelze ji doporučit pro čištění odpadní vody s rozmanitostí látek. Dále 
byl vlivem aktivity žížal zhoršen sledovaný parametr CHSKa, kde nebyly splněny 
přípustné limity. Metodu filtrace odpadní vody přes vrstvu vermikopostu by bylo 
možno využít pro předčištění farmaceutických vod, za účelem odstranění polutantů, u 
kterých se předpokládá vysoká účinnost eliminace. 
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