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1. Úvod 

Anaerobní digesce je složitý proces, během kterého dochází k rozkladu organické 

hmoty za nepřístupu kyslíku pomocí anaerobních mikroorganismů za vzniku bioplynu a 

fermentačního zbytku. Na tento proces má vliv řada významných faktorů jako například teplota, 

doba zdržení či složení vstupních surovin. Bioplyn se z velké části skládá z energeticky 

bohatého methanu a oxidu uhličitého, v podstatně nižších koncentracích se mohou vyskytovat 

další plyny jako například vodík či sulfan. Vzniklý fermentační zbytek je směs nerozložených 

složek organických materiálů po anaerobní digesci. S procesem vzniku methanu se můžeme 

setkat jak v přírodě, kde k jeho vzniku dochází v rybničních sedimentech, v rýžovištích či trvale 

zaplavených půdách, tak v průmyslově uplatňovaných biotechnologiích, mezi které patří 

produkce bioplynu na čistírnách odpadních vod či v posledních letech se intenzivně 

rozvíjejících bioplynových stanicích (Chynoweth et al., 2001).  

Výzkum a následný rozvoj využití obnovitelných zdrojů energie úzce souvisí s 

energetickými krizemi 20. století a s postupným vyčerpáváním neobnovitelných zdrojů, v 

jejichž důsledku došlo k rozvoji bioplynových stanic jak v zahraničí, tak i v České republice. 

V našich podmínkách byl extrémní nárůst bioplynových stanic zaznamenán v období let 2008 

– 2012, kdy došlo k výstavbě více než 250 provozů zemědělských bioplynových stanic (BPS). 

V současné době je v ČR instalováno 554 BPS, přičemž více než 70 % instalací tvoří 

zemědělské BPS, zároveň podíl bioplynu na obnovitelných zdrojích energie dosahuje 25 % 

(CZBA, 2018; AEBIOM, 2017).  

Vzhledem k tomu, že proces vzniku bioplynu je již dobře popsán, se předmětem zájmu 

stává možnost využití různorodých organických materiálů, která souvisí se snahou o zvýšení 

substrátové diverzity BPS. Hlavní energetickou plodinou využívanou při produkci bioplynu je 

kukuřice, jejíž nesporné výhody spočívají v produkci velkého množství rostlinné biomasy 

s vysokým podílem degradovatelných látek (Ruifang et al., 2012), avšak podstatnou nevýhodou 

jejího pěstování je nedostatečný vegetační pokryv, který vede například k problémům s erozí 

půdy (Petříková, 2012). Jelikož je kukuřice dominantní energetickou plodinou pro tvorbu 

bioplynu a tvoří dle některých autorů až 80 % substrátu pro anaerobní digesci (Mast et al., 

2014), vyvstává zde zároveň problém s jejími velkými produkcemi. Herrmann et al. (2017) 

uvádějí, že v sousedním Německu je pěstována již na 8 % obdělávané půdy obdobně jako v ČR 

(ČSÚ, 2018), z čehož pramení vyšší problémy spojené s nedostatečným vegetačním pokryvem. 

Z tohoto důvodu tak bude růst význam alternativních plodin jako například travních porostů či 
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dalších lignocelulózových materiálů (Triolo et al., 2011), které zabezpečí dostatečnou 

surovinovou základnu. Zároveň jejich pěstování povede k realizaci půdoochranných opatření.  

Stále aktuálnější a částečně upozaděný problém je spojený s nadměrnými objemy 

vzniklého digestátu, jakožto konečnému produktu mokré anaerobní digesce, která je 

charakteristická vysokým obsahem vody (85 – 98 %) v produkovaném materiálu (Kathijotes et 

al., 2015; Kára et al., 2009; Vondra et al., 2018). Ten je kontinuálně produkován během celého 

roku (Gong et al., 2013), a proto na přibližně 1/3 BPS dochází k jeho separaci na pevný a 

kapalný podíl. Nakládání s digestátem, popřípadě jeho kapalnou frakcí – fugátem, však není 

dostatečně vyřešeno. Vedle toho jsou kladeny značné legislativní nároky na skladování a 

aplikaci vzniklého fermentačního zbytku na půdu jak v České republice (Škorvan et al., 2012), 

tak i v rámci Evropské Unie (Al Seadi et al., 2013). Tyto nároky jsou dále spojeny s obsahy 

rizikových prvků či s omezením volatilizace amoniakálního dusíku jak při jeho skladování, tak 

i při aplikaci. Během skladování fugátu totiž dochází ke ztrátě až 25 % amoniakálního dusíku 

(Paavola et Rintala, 2008), přičemž dalších až 46 % amoniakálního dusíku může být uvolněno 

při aplikaci na půdu (Riva et al., 2016). Ten se v produktech anaerobní digesce vyskytuje 

zpravidla v jednotkách gramů na litr (Risberg et al., 2017; Tlustoš et al., 2014) a tudíž omezení 

jeho těkání do atmosféry se společným využitím živin i obsažené vody je důležitým 

ekologickým aspektem nakládání s ním spojeným. Z výše popsaných důvodů tak pramení 

snaha o zakoncentrování a snížení ztrát živin, které vedou k rozvoji inovativních způsobů 

zpracování digestátu či fugátu, protože tyto materiály obsahují vedle vysokých obsahů živin i 

značné množství balastní vody, jejíž transport na půdu tak neúměrně prodražuje celý proces 

anaerobní digesce (Vondra et al., 2018).  
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2. Literární přehled 

2.1 Anaerobní digesce 

Proces anaerobní digesce či fermentace organických látek v anaerobních podmínkách 

je v přírodě běžně se vyskytující jev, jež je průmyslově aplikován v řadě biotechnologií. Jedná 

se o proces, během kterého směsná kultura mikroorganismů postupně rozkládá organickou 

hmotu (Dohányos et Šmejkalová, 2006), přičemž tento proces se skládá z dílčích fází – 

hydrolýza, acidogeneze, acetogeneze a methanogeneze, které na sebe postupně navazují 

(Christy et al., 2014). Produkt jedné skupiny mikroorganismů se stává substrátem skupiny 

druhé, a proto výpadek jedné skupiny může způsobovat poruchy v celém systému. Konečnými 

produkty anaerobního rozkladou jsou: směs plynů (methan, oxid uhličitý, sulfan, vodík a dusík), 

nerozložený zbytek organické hmoty (fermentační zbytek neboli digestát), který je z hlediska 

hygienického a senzorického nezávadný pro prostředí, a vzniklá biomasa anaerobních 

mikroorganismů (Dohányos et Šmejkalová, 2006). 

2.1.1 Hydrolýza 

Prvním krokem anaerobního rozkladu je hydrolýza, která začíná v době, kdy prostředí 

obsahuje vzdušný kyslík, předpokladem pro její nastartování je dostatečný obsah vody – 

minimálně 50 % hmotnostního podílu (Pastorek et al., 2004). Během hydrolýzy dochází 

k rozkladu nerozpustných substrátů na menší části pomocí velkého množství hydrolytických 

mikroorganismů (např. Clostridium, Butyrivibrio, Streptococcus), které produkují různé 

hydrolytické enzymy. Mezi ně řadíme celulázu, celobiózu a amylázu (Cirne et al., 2007). Díky 

těmto enzymům jsou produkovány monomery, jež slouží opětovně jako substrát pro 

hydrolytické bakterie či jiné druhy bakterií (Vavilin et al., 1996). Během hydrolýzy tak dochází 

k rozkladu škrobu, celulózy, hemicelulózy, tuků a proteinů na menší molekuly cukrů, 

aminokyselin a mastných kyselin s dlouhým řetězcem (Xie et al., 2012). 

Přístupnost hydrolytických mikroorganismů k povrchu lignocelulózových materiálů 

představuje nejvíce omezující krok (Mata-Alvarez et al., 2000), jelikož anaerobní kultury 

nedokáží penetrovat velkou molekulu polysacharidů či lipidů (Kothari et al., 2014). Fáze 

mimobuněčného hydrolytického rozkladu často probíhá společně s acidogenezí (Straka et al., 

2006) a zde platí, že zvýšení hydrolýzy například aplikací různých způsobů předúpravy vede 

k rychlejší anaerobní digesci (Xie et al., 2011b). 
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2.1.2 Acidogeneze 

Zpracovaný materiál po hydrolýze může obsahovat zbytky vzdušného kyslíku. V této 

fázi definitivně dochází ke stabilizaci anaerobního prostředí. Zajistí to četné kmeny 

fakultativních anaerobních mikroorganismů, které se aktivují v obou prostředích (Pastorek et 

al., 2004). Mosey et Fernandes (1989) uvádějí, že acidogeneze je nejrychlejší reakcí anaerobní 

digesce a společně s hydrolýzou probíhá přibližně 10x rychleji než methanogeneze.  

Během acidogeneze dochází k rozkladu produktů hydrolýzy - aminokyselin a mastných 

kyselin s dlouhým řetězcem (Xie et al., 2012) pomocí bakterií (Streptococcus, Lactobacillus, 

Bacillus, Escherichia coli, Salmonella) na nižší mastné kyseliny (octová, propionová, máselná), 

alkoholy, H2 a CO2 (Kalyuzhnyi et al., 2000). Fermentací těchto látek se tvoří řada konečných 

produktů, které jsou závislé na charakteru počátečního substrátu a na podmínkách prostředí. Při 

nízkém parciálním tlaku vodíku jsou produkovány kyselina octová, CO2 a H2, při vyšším jsou 

tvořeny vyšší organické kyseliny, kyselina mléčná apod. (Dohányos et Šmejkalová, 2006). 

Tato fáze anaerobního rozkladu je nejvíce náchylná ke změnám a tak v důsledku 

akumulace nižších mastných kyselin dochází k poklesu hodnoty pH, jež inhibuje proces 

methanogeneze (Gerardi, 2003) až pod optimální hodnotu pH hydrolýzy 4,5 – 5,5 (Veeken et 

al., 2000). Z tohoto pohledu je považováno okyselení za nejčastější příčinu selhání procesu 

anaerobní digesce (Stronach et al., 1986), na druhou stranu acidogenezi můžeme zvýšit pomocí 

zvýšení provozní teploty a tím dosáhnout vyšších výnosů bioplynu (Christy et al., 2014). 

2.1.3 Acetogeneze 

Tato třetí fáze vzniku bioplynu je často označována jako mezifáze, při které dochází 

k přeměně látek vzniklých při acidogenezi na H2, CO2 a kyselinu octovou (Dohányos et 

Šmejkalová, 2006). Této fáze anaerobní digesce se účastní bakterie, které jsou striktně 

anaerobní a jejich optimální aktivita je při pH 6 (Wood et Ljungdahl, 1991). Tyto organismy se 

také vyznačují dlouhou dobou růstu či vysokou citlivostí ke změně podmínek a jsou děleny do 

dvou základních skupin – syntrofní acetogeny a homoacetogeny (Xing et al., 1997). 

Syntrofní acetogenní mikroorganismy jsou silně závislé na přítomnosti vodíku v 

prostředí, produkují kratší alifatické kyseliny, zejména kyselinu octovou a směs H2 a CO2 

(Straka et al., 2006). Vysoký obsah H2 však může brzdit tvorbu kyseliny octové, případně může 

inhibovat metabolismus acetogenních bakterií (Al Seadi et al., 2008). Tyto syntrofní 

mikroorganismy jsou v symbióze s methanogenními bakteriemi, které využívají vznikající 
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vodík jako substrát pro tvorbu methanu a napomáhají tím funkční rovnováze fermentačního 

procesu (Usťak et Váňa, 2005). Mezi tyto syntrofní acetogeny patří např. Syntrophobacter 

wollinii, který rozkládá kyselinu propionovou na kyselinu octovou, H2 a CO2 (Archer et al., 

1988). Vedle výše popsané skupiny se zde vyskytuje i skupina homoacetogenních 

mikroorganismů, která taktéž tvoří kyselinu octovou, avšak bez vzniku vodíku. Mezi tyto 

mikroorganismy patří Clostridium thermoaceticum, Butyribacterium methylotrophicum. 

Důležitými minoritními skupinami, které se účastní vzniku bioplynu, jsou také sulfátreduktanty 

a nitrátreduktanty, kde konečnými produkty jsou dusík a sulfan (Straka et al., 2006). 

2.1.3.4 Methanogeneze 

Závěrečná fáze vzniku bioplynu je realizována methanogeními organismy, které patří 

do skupiny archea (Christy et al., 2014) a vykazují extrémní citlivost na bezkyslíkaté prostředí. 

Pro všechny druhy methanogenních organismů je kyslík prudkým jedem i ve velmi nízkých 

koncentracích (Straka et al., 2006). 

Tyto mikroorganismy tvoří methan jako vedlejší produkt svého metabolismu, ve kterém 

využívají vodík, oxid uhličitý, formiát nebo acetát jako zdroj energie ke svému růstu (Ostrem, 

2004). Methanogenní organismy jsou nejdůležitější trofickou skupinou, mají vysoce specifické 

požadavky na substrát i životní podmínky, a vedle acetogenů zpracovávajících kyselinu 

propionovou, se často stávají limitujícím faktorem celého procesu (Dohányos et Šmejkalová, 

2006), při kterém preferují mírně zásadité prostředí (Christy et al., 2014), pokles pH pod 

hodnotu 6 nemohou přežít (Davis et Cornwell, 1998). 

Vlastní methanogeneze je pak tvorba methanu z kyseliny octové pomocí acetotrofních 

methanogenních organismů a tvorba methanu z CO2 a H2 hydrogenotrofními methanogenními 

bakteriemi (Straka et al., 2006). Hydrogenotrofní methanogeneze je nejčastější metabolická 

cesta, při které dochází k přeměně CO2 a H2 na methan (Cirne et al., 2007), kterého se účastní 

především koenzymy methanofuran či koenzym M (Duin et Mckee, 2008). Hydrogenní 

methanogeny (Methannospirillum hungatei, Methanoculles receptaculi) se vyznačují rychlou 

dobou zdvojení (6 hodin) oproti acetotrofním druhům (Methanosarcina thermophila) s dobou 

zdvojení 2,6 dne, zároveň jsou odolnější vůči změnám životních podmínek (Christy et al., 

2014). Druhá cesta vzniku methanu je pomocí acetotrofních methanogenů, kteří přímo 

zpracovávají acetát na methan (Davis et Cornwell, 1998). Přítomnost vodíku v bioplynu svědčí 

o narušení rovnováhy mezi fázemi acidogeneze a acetogeneze a obvykle je provázena poklesem 

pH. Tento pokles může být například způsoben přetížením reaktoru, nevhodnou skladbou 
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substrátu, nebo inhibicí činnosti hydrogenotrofních bakterií (Straka et al., 2006; Dohányos, 

1998; Dohányos et Zábranská, 2002). 

2.2 Faktory ovlivňující anaerobní digesci 

Na průběh anaerobní digesce má vliv řada faktorů, přičemž vytvoření optima pro 

mikrobiální kulturu vede ke tvorbě bioplynu. Mezi tyto vlivy řadíme následující faktory (Straka 

et al., 2006). 

2.2.1 Anaerobní prostředí 

Základní podmínkou k produkci bioplynu je vytvoření anaerobního prostředí (Kára et 

al., 2008). Methanogenní mikroorganismy jsou striktní anaerobové (Schulz et Eder, 2004), 

avšak v důsledku vstupu různorodých materiálů do reaktorů nelze tuto podmínku zcela zaručit 

a pokud není množství kyslíku příliš vysoké, mohou ho ostatní bakterie spotřebovat ještě před 

tím, než dojde k narušení této křehké rovnováhy (Kratochvílová et al., 2009). 

2.2.2 Teplota 

Vznik methanu může probíhat ve velmi širokém rozpětí teplot od hodnot kolem 10 °C 

až po více než 100 °C (Wellinger, 1999). Většina autorů (Kothari et al., 2014; Singh et Prerna, 

2009; Straka et al., 2006; Ward et al., 2008) rozděluje teplotní spektrum do základních 

teplotních intervalů (psychrofilní, mezofilní, termofilní), avšak někteří autoři (Mao et al., 2015; 

Lee et al., 2009a) toto spektrum rozšiřují o hypertermofilní teplotu. 

1. Psychrofilní - optimum teplot se pohybuje v rozmezí od 10 °C do 20 °C. Tyto 

reaktory jsou však charakteristické nízkých zatížením a dobou zdržení v řádu stovek 

dnů (Hill et al., 2001). 

2. Mezofilní - optimum teplot se pohybuje v rozmezí od 30 °C do cca 40 °C. Tento 

teplotní režim je méně náchylný ke změnám vnějších podmínek, avšak oproti 

termofilní teplotě dochází k nižší produkci bioplynu. Vedle toho je potřeba větších 

reaktorů, a pokud je vyžadována hygienizace substrátů, dochází k předřazení této 

úpravy vstupních surovin. Doba zdržení materiálu se pohybuje mezi 15 až 50 dny 

(Singh et Prerna, 2009; Tambone et al., 2015). Při mezofilní teplotě dochází k nižší 

rozložitelnosti substrátů a nedostatku nutrientů pro mikroorganismy (Mao et al., 

2015).  

3. Termofilní - optimum teplot se pohybuje od 50 °C do 60 °C. Při této teplotě dochází 

k vysoké aktivitě mikroorganismů, jejímž výsledkem je rychlé odbourání organické 
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hmoty a vyšší produkce bioplynu (DeBruyn et Hilborn, 2007). Ve srovnání 

s mezofilními procesy dochází k vyšší účinnosti odstranění patogenních organismů. 

Doba zdržení materiálu se pohybuje mezi 12 až 14 dny a během procesu je 

transformováno 30 až 60 % rozložitelného podílu do bioplynu. Nevýhodou jsou 

vyšší nároky na energie a řízení vlastního anaerobního procesu (Singh et Prerna, 

2009), vyšší provozní náklady či nižší zastoupení methanu (Mao et al., 2015). 

4. Hypertermofilní – optimum teplot se pohybuje v rozmezí od 70 °C do 80 °C. Tato 

teplota je však spíše považována za úpravu spojenou s kofermentací materiálů 

s vysokým obsahem bílkovin, tuků či patogenních organismů (Lee et al., 2009a), 

která vede v první řadě ke zvýšení stupně hydrolýzy (Wang et al., 2011). Tato 

teplota je však nižší než teploty běžně používané při tlakové hydrolýze (Wang et al., 

2014). 

2.2.3 Hodnota pH 

Hodnota pH je velice důležitým faktorem pro růst anaerobních mikroorganismů, 

přičemž methanogeny jsou velmi citlivé na přítomnost kyselin, která může vést až k inhibici 

celého procesu (Kothari et al., 2014). Většinou je nutné udržovat hodnotu pH v neutrální oblasti 

mezi 6,5 – 7,5, přirozeně se však tato hodnota pohybuje nejčastěji v rozmezí 7,0 – 8,2 (Huber 

et al., 1982; Yang et Okos, 1987; Lee et al., 2009b; Kuča et Obroučka, 2008).  

2.2.4 Poměr C:N a zastoupení nutrientů 

Poměr uhlíkatých a dusíkatých látek je jedním z nejvýznamnějších parametrů sloužících 

k posuzování vhodnosti materiálů pro anaerobní digesci (Mao et al., 2015). Jako optimální 

poměr uvádí Weiland et al. (2006), Parkin et Owen (1986) a Pang et al. (2008) hodnotu C:N 

v rozmezí 20 až 30:1, přičemž proces nejčastěji probíhá při poměru 25:1. Wang et al. (2014) 

uvádějí hraniční poměr 27:1. Při širokém poměru C:N dochází k pomalé solubilizaci bílkovin, 

která má za následek nízkou koncentraci amoniakálního dusíku a mastných kyselin (Mao et al., 

2015), což vede až k poklesu produkce bioplynu (Kothari et al., 2014). Naopak úzký poměr 

C:N vede k vyšší produkci amoniaku, který je toxický pro methanogeny a jeho důsledkem je 

nedostatečné využití uhlíku (Mao et al., 2015). Ideálního poměru je v prvozech BPS docíleno 

kofermentací většinou 3 až 5 substrátů (Wagner et al., 2013). Míchání substrátů má pozitivní 

vliv na produkci bioplynu (Divya et al., 2015), optimální zastoupení nutrientů (Sosnowski et 

al., 2003; Nkemka et Murto, 2010) a současně vede ke snížení rizika toxického působení 

amoniaku (Wu et al., 2010). Monofermentace, tedy dlouhodobé zpracovávání pouze jednoho 
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materiálu pro výrobu bioplynu, může v krajním případě znamenat i selhání vlastního 

anaerobního procesu (Pöschl et al., 2010). 

Vedle hlavních živin uhlíku a dusíku, jež jsou nejdůležitějšími prvky a významně 

ovlivňují anaerobní digesci, jsou mezi hlavní živiny řazeny síra a fosfor. Kratochvílová et al. 

(2009) a Al Seadi et al. (2008) uvádějí optimální poměr C:N:P:S = 600:20:6:1. Zároveň Hinken 

et al. (2008) a Pobeheim et al. (2010) uvádějí, že nízká produkce methanu může být způsobena 

jak nedostatečným zastoupením makroprvků, tak i mikroprvků a jejich významný nedostatek 

může způsobit až selhání reaktoru (Demirel et Scherer, 2008). Z tohoto důvodu je třeba dbát na 

zastoupení mikroprvků jako Ni, Co, Mo, Fe či Se (Wellinger et al., 2013), kdy například Ni a 

Co mají vliv na správnou funkci enzymů mikroorganismů podílejících se na anerobním 

rozkladném procesu (Pobeheim et al., 2011). 

2.2.5 Toxické a inhibující látky 

Na proces anaerobní fermentace má významný vliv i přítomnost toxických a 

inhibujících látek, které mohou působit v rámci procesu antagonisticky, synergicky, případně 

indiferentně v závislosti na složení substrátu a zastoupení mikrobiálních kultur (Chen et al., 

2008; Risberg et al., 2017). Nejčastějšími inhibitory jsou amoniak a NMK, které však působí 

inhibičně pouze v nedisociovaných formách, jejichž zastoupení závisí na hodnotě pH 

(Dohányos, 2008). Mezi další inhibitory anaerobní digesce řadíme například sulfidy, těžké 

kovy či různé organické a anorganické látky (Chen et al., 2008). Govasmark et al. (2011) a 

Nilsson et al. (2000) řadí mezi inhibující látky i pesticidy, které mohou být obsažené jak na 

povrchu rostlinné biomasy, tak mohou být obsažené i v separovaných bioodpadech nebo 

v potravinářských odpadech využívaných jako substrát pro anaerobní digesci. Jejich akumulace 

tak může vést až k poruchám vlastního anaerobního procesu a v krajním případě může 

znamenat až jeho selhání.  

2.2.5.1 Amoniak 

 V průběhu anaerobní digesce dochází k mineralizaci dusíkatých sloučenin. Minerální 

N se tak stává lépe přístupný a současně s tím dochází ke změně jednotlivých forem celkového 

dusíku (Schievano et al., 2009). Uvádí se, že 50 až 80 % celkového dusíku obsaženého 

v digestátu tvoří amoniakální forma dusíku (Makádi et al., 2012; Teglia et al., 2011a), která do 

digestátu přichází zpravidla v podobě proteinů nebo nukleových kyselin (Yang et al., 2015; 

Kayhanian, 1999). Většina amoniakálního dusíku však vzniká z moči a z hnoje (Hjort et al., 

2010).  
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Toxicita amoniaku je závislá na hodnotě pH. Při zvýšení pH roste koncentrace volného 

amoniaku a tím i jeho toxicita (Borja et al., 1996), přičemž nejméně tolerantní skupinou na 

přítomnost amoniaku jsou methanogenní mikroorganismy (Kayhanian, 1994). 

Yang et al. (2015) uvádějí, že obsah volného amoniaku je při termofilních teplotách asi 

6x vyšší než při mezofilních teplotách. Z tohoto důvodu je anaerobní digesce při termofilních 

teplotách náchylnější k inhibici amoniakem (Khan et Nordberg, 2018). Chamy et al. (1998) a 

Hansen et al. (1998) k problému inhibice amoniakem uvádějí, že 50 % pokles v produkci 

methanu je spojen s koncentracemi N-amon v rozmezí hodnot od 1,7 do 14 g/l. Toto široké 

rozpětí inhibujících koncentrací amoniaku souvisí s rozdíly ve složení substrátů a inokula či 

dalšími podmínkami jako jsou pH a teplota (Xie et al., 2011a). Vysoké koncentrace 

amoniakálního dusíku mohou zároveň způsobovat i toxicitu digestátu při jeho aplikaci (Tigini 

et al., 2016).  

2.2.5.2 Nižší mastné kyseliny 

Nižší mastné kyseliny jsou organické kyseliny s krátkým uhlíkatým řetězcem a mezi 

nejdůležitější z nich patří kyselina octová, propionová, máselná, valerová, izovalerová či 

kapronová (Ahring et al., 1995). Ty jsou při anaerobní digesci produktem acidogenních a 

acetogenních mikroorganismů. Zároveň jsou substrátem pro acetogeny, které z kyselin 

s řetězcem delším než dva uhlíky tvoří kyselinu octovou. Ta je pak využívána methanogeny 

(Pastorek et al., 2004; Straka et al., 2006). Změnou rovnováhy procesu dochází k růstu 

koncentrací NMK, které mají vliv na pokles hodnoty pH a vedou k inhibici procesu 

methanogeneze (Ahring et al., 1995). Ten může být způsobený digescí substrátů, které jsou 

bohaté na snadno rozložitelné monosacharidy, polysacharidy či aminokyseliny. Acidogeny 

přetvoří tento substrát na NMK během jednoho až dvou dnů, čímž dojde k přesycení systému 

kyselinami, poklesu pH a následné inhibici celého procesu (Wagner et al., 2013).  

2.2.5.3 Rizikové prvky 

Rizikové prvky mají na proces anaerobní digesce, potažmo na rozvoj mikrobiální 

kultury, dva protichůdné vlivy. Tyto vlivy jsou závislé na celkové koncentraci rizikových prvků 

a dále závisejí například na hodnotě pH či na redox potenciálu (Zayed et Winter, 2000). Toxické 

působení rizikových prvků je nebezpečné pro anaerobní digesci tím, že nejsou biologicky 

rozložitelné a dochází k jejich hromadění až do toxických koncentrací (Sterritt et Lester, 1980). 

Mohou inhibovat acidogenní i methanogenní mikroorganismy (Chen et al., 2008), přičemž proti 

inhibici rizikovými prvky jsou odolnější acidogenní mikroorganismy oproti methanogenním 
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(Zayed et Winter, 2000). Toxický efekt je připisován inhibici enzymů přerušením jejich vazby 

a navázáním kovu thiolovými nebo jinými skupinami na protein molekuly, případně mohou 

nahradit proteolytické skupiny přirozeně se vyskytujícími kovy (Vallee et Ulner, 1972). 

Zároveň je třeba brát v potaz, že i některé prvky jako Co, Ni jsou nezbytné pro optimální průběh 

anaerobní digesce, jelikož jsou nezbytné pro správnou funkci enzymů (Pobeheim et al., 2011). 

Mezi rizikové prvky řadí Jain et al. (1992) a Chen et al. (2008) As, Cr, Co, Cu, Cd, Hg, Mo, 

Ni, Pb a Zn.  

Těžké kovy se v rámci anaerobní digesce mohou účastnit velkého množství fyzikálně-

chemických reakcí. Například může docházet k jejich srážení ve formě sulfidů, hydroxidů či 

uhličitanů (Mosey et Hughes, 1975), dále může docházet k jejich sorpci na pevnou frakci 

biomasy (Shin et Kwon, 1998), případně mohou tvořit komplexy s rozpustnými sloučeninami 

(Hickey et al., 1989; Hayes et Theis, 1978). S těmito vlivy souvisí i působení kovů na jednotlivé 

fáze anaerobního procesu. Například měď působí toxicky na acidogeny, naopak na 

methanogeny má toxický vliv kadmium (Yu et Fang, 2001). 

Legislativní požadavky na obsah rizikových prvků ve fermentačním zbytku jsou 

uvedeny v kapitole 2.9.  

2.2.6 Chemické složení substrátů 

Chemické složení substrátů využívaných při anaerobní digesci významně ovlivňuje 

stabilitu, účinnost a rychlost produkce bioplynu i methanu (Nges et al., 2012). Z tohoto důvodu 

je třeba znát složení substrátů, jelikož organická část materiálů se skládá ze dvou významných 

složek – snadno rozložitelných sloučenin (zejména sacharidy, tuky a bílkoviny) a obtížně 

degradovatelných částí jako jsou vláknina (celulóza, hemicelulóza a lignin), humínové kyseliny 

a fulvokyseliny (Batstone et al., 2002). Chemické složení vstupních materiálů tedy významně 

ovlivňuje produkci methanu a například teoretická výtěžnost methanu je nejvyšší u tuků 

1018 l/kg, bílkovin 496 l/kg a u celulózy je to pouze 415 l/kg OS (organické sušiny; Triolo et 

al., 2011). Polysacharidy a jednoduché cukry vykazují výtěžnost methanu v rozmezí 750 až 

900 l/kg OS (Straka et al., 2006). Vysoké zastoupení ligninu má naopak negativní vliv na 

rozložitelnost rostlinných materiálů (Oleszek et al., 2014). Produkce bioplynu z rostlinných 

materiálů je mimo jiné ovlivněna vývojovou fází rostlin, která má vliv na zastoupení ligninu a 

snadno rozložitelných částí jako je například škrob (Kandel et al., 2013), dále je ovlivněna 

poměrem zastoupení stonku a listů (Hübner et al., 2011). Velké množství snadno rozložitelných 

látek (škrob, tuky) však může vést při anaerobním rozkladu k vysokým koncentracím mastných 
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kyselin, které mohou způsobit inhibici anaerobního procesu (Neves et al., 2008; Lesteur et al., 

2010). Naopak u organických látek s delším řetězcem umožní hydrolýza degradaci na 

monomery a tím dojde ke snadnějšímu rozkladu (Lesteur et al., 2010). Převážná část materiálů 

využívaných v anaerobní digesci obsahuje lignocelulózovou matrici, která je odolná vůči 

enzymatickému rozkladu a z tohoto důvodu je vhodná aplikace předúpravy materiálů, která 

vede k urychlení hydrolýzy (Zhong et al., 2011). 

2.2.7 Doba zdržení 

Dalším významným parametrem, majícím vliv na produkci bioplynu, je doba zdržení. 

Ta souvisí s rozložitelností organického podílu a vyjadřuje dobu, po kterou se materiál zdrží 

v reaktoru (Kothari et al., 2014; Lindmark et al., 2014). Tento parametr dále záleží na teplotě 

procesu, kdy se doba zdržení u mezofilních reaktorů pohybuje od 10 do 40 dnů (Kothari et al., 

2014). Tambone et al. (2015) naopak uvádějí tuto dobu v rozsahu 35 až 50 dnů. U termofilních 

reaktorů je doba zdržení přibližně 14 dnů v důsledku vyšší aktivity termofilních 

mikroorganismů. V neposlední řadě je třeba uvést, že platí úměra, nízká rozložitelnost – delší 

doba zdržení. Potřebná doba zdržení je tak ovlivněna chemickým složením substrátů a má vliv 

i na rychlost vzniku bioplynu (Nges et al., 2012; Kothari et al., 2014). 

2.2.8 Zatížení fermentoru organickými látkami 

Tento parametr vyjadřuje množství OS v kg vztažené na objem reaktoru v m3, které je 

přivedeno do reaktoru za jeden den (Kothari et al., 2014). Obvyklé zatížení při teplotě 35 °C 

leží mezi 0,5 a 1,5 kg OS/(m3.den) (Schulz et Eder, 2004). Zatížení reaktoru lze zvýšit na 

3 kg OS/(m3.den), absolutní horní hranice je dosaženo při 5 kg OS/(m3.den) (Fernandes et al., 

2008). Při překročení této hodnoty dochází k poklesu produkce bioplynu, které je způsobeno 

například inhibicí NMK (Lindmark et al., 2014). 

2.3 Bioplyn 

Hlavními konečnými produkty anaerobní digesce jsou bioplyn a digestát, přičemž 

nositelem energie je v tomto případě bioplyn, jehož energetická hodnota je závislá na obsahu 

methanu v bioplynu, který má v čisté podobě výhřevnost 35,8 MJ/m3 (Usťak et Váňa, 2006). 

2.3.1 Složení bioplynu 

Bioplyn obsahuje dvě základní (majoritní) složky a různé minoritní složky. Majoritními 

složkami jsou methan a oxid uhličitý, jejichž vzájemný poměr je různorodý. Obsah methanu se 

pohybuje v širokém rozmezí 50 – 85 %, zbylých 15 – 50 % zpravidla tvoří oxid uhličitý (Straka 



12 

 

et al., 2006). Obsah methanu v bioplynu z BPS se většinou pohybuje v užším rozmezí 60 – 

65 % (Straka et al., 2006; Chynoweth et al., 2001), jeho množství a složení dále závisí na 

vstupním substrátu, který je využit při digesci (Oleszek et al., 2014). Minoritními složkami 

bioplynu jsou nespotřebované produkty acidogeneze – vodík a další složky jako sulfan, 

amoniak, vodní pára, siloxany či různé deriváty uhlovodíků, jejichž obsah se pohybuje ve 

stopových množstvích (Straka et al., 2006; Chynoweth et al., 2001). Největší problém v 

bioplynu může způsobovat vysoké zastoupení sulfanu, neboť spalováním vznikají oxidy síry, 

které kondenzují za vzniku kyseliny sírové (Mužík et Kára, 2009). Z tohoto důvodu je vhodné 

ho odstranit například přídavkem solí železa (FeCl2, FeCl3), případně biologickou oxidací 

sulfanu za přítomnosti sulfát redukujících bakterií (SRB), jejichž konečným produktem je 

elementární síra (Kratochvílová et al., 2009; Žídek, 2003; Isa et al., 1986). 

2.3.2 Využití bioplynu 

Vzhledem k vysokému obsahu methanu je bioplyn považován za hodnotné palivo, jehož 

využití nabízí širokou škálu možností. Nejčastěji se jedná o přímé spalování nebo výrobu 

elektrické energie a tepla formou kogenerace (Pastorek et al., 2004; Straka et al., 2006). 

Moderním trendem je vedle produkce elektrické energie a tepla i výroba chladu pomocí 

trigenerace (Bruno et al., 2009). V současné době může být odpadní teplo využíváno například 

k vytápění rodinných domů či obecních budov, přičemž je stále větší snaha využívat toto teplo 

i k dosušování různých zemědělských surovin (obilí, ovoce, zelenina, řepné řízky) či ho lze 

využít i pro sušení dřeva či pilin, které mohou dále sloužit jako obnovitelný zdroj energie 

(Kosina, 2013; Koutný, 2013). Novou možností je využití odpadního tepla při tepelném 

zahušťování fermentačního zbytku (Vondra et al., 2018), které je podrobněji rozpracováno 

v kapitole 2.8.4.  

Vedle spalování bioplynu může docházet k jeho úpravě formou dočišťování, při kterém 

se využívají metody absorpce, adsorpce, membránové separace či kryogenní separace. Aplikací 

těchto technik dojde ke zvýšení koncentrace methanu, který může být využit například 

v dopravě (CNG – compressed natural gas) či slouží jako náhrada za klasický zemní plyn, kdy 

dochází k jeho vtláčení do sítě plynového potrubí. Takto upravený bioplyn (biomethan) 

obsahuje 95 – 99 % methanu a pouze 1 – 4 % oxidu uhličitého, přičemž v dopravě je 

požadováno zastoupení methanu vyšší jak 97 % (Chynoweth et al., 2001; Smyth et al., 2011). 
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2.4 Možnosti intenzifikace anaerobní digesce 

Intenzifikace anaerobní digesce lze dosáhnout různými způsoby. Největším problémem 

využívání materiálů v anaerobní digesci je kvalita organického podílu, který se obvykle skládá 

ze tří hlavních složek. První z nich je tvořena dobře rozložitelnými látkami – škrobem či 

bílkovinami, další skupinu tvoří nerozložitelné komponenty – lignin a keratin a poslední 

skupina je tvořena lignocelulózou, jejíž komplexy obsahují obtížně rozložitelné struktury a 

jejich předúprava je nezbytná  při požadavku na vyšší výtěžek bioplynu (Carlsson et al., 2012). 

Hlavním cílem zařazení úpravy materiálů před vlastní anaerobní digescí je zmenšení velikosti 

částic, které povede k větší solubilizaci a tím dojde ke zvýšení biologické rozložitelnosti, 

případně k většímu využití organického podílu (Carlsson et al., 2012). Nejsnadnějším 

způsobem zvýšení účinnosti BPS je zavedení kofermentace (Wagner et al., 2013), která může 

vést k vyšší produkci bioplynu o 10 % (Pöschl et al., 2010). Další možnosti, které vedou k 

vyššímu biologickému rozkladu a lepší rozložitelnosti materiálů, budou dále diskutovány. 

2.4.1. Mechanická předúprava 

Využití mechanické předúpravy patří k nejsnadnějším způsobům úpravy vstupujících 

substrátů, jejímž cílem je zmenšení velikosti částic. To vede k vyšší produkci bioplynu 

(Hendriks et Zeeman, 2009). Hartmann et al. (2000) uvádí, že tato úprava zvyšuje aktivní 

povrch, který tak snáze podléhá enzymatickému rozkladu a vede ke zvýšení produkce methanu 

u lignocelulózových materiálů (slámy) až o 25 %, zároveň dochází ke zkrácení doby vlastní 

digesce o 23 až 59 % času v důsledku zrychlené hydrolýzy (Delgenés et al., 2002; Hartmann et 

al., 2000). Mezi tyto způsoby úpravy materiálů řadí Palmowski et Müller (2000) štěpkování, 

(velikost částic 20 – 50 mm), drcení (velikost částic 2 – 20 mm) a mletí (velikost částic               

0,2 – 2 mm).  

2.4.2 Chemická předúprava 

Využití chemických činidel je spojeno hlavně s předúpravou lignocelulózových 

materiálů. Vede ke zvětšení aktivního povrchu a k narušení ligninu a hemicelulózy, které jsou 

tak snadno dostupné pro anaerobní mikroorganismy (Mao et al., 2015). Tento způsob úpravy 

je způsobem přídavkem zásaditých, kyselých nebo oxidačních činidel. 

Aplikace zásaditých látek spočívá v dávkování činidel NaOH, KOH a Ca(OH)2 (Shah 

et al., 2015), pomocí kterých dochází k přerušení vazeb mezi ligninem a polysacharidy. 
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Aplikace těchto činidel vede k hydrolýze esterů - zmýdělňování (saponifikaci; Mosier et al., 

2005).  

Kyselá předúprava lignocelulózových substrátů pomocí H2SO4, HCl, HNO3 či H3PO4 

(Zheng et al., 2014) má za důsledek přerušení kovalentních a vodíkových vazeb i Van der 

Wallsových sil. Konečným důsledkem je solubilizace celulózy a hemicelulózy až na 

monosacharidy (Mao et al., 2015). Nevýhodou využívání kyselin jsou však vysoké pořizovací 

náklady a jejich korozivní účinky (Taherzadeh et Karimi, 2008). Výhodou však je hydrolýza 

celulózy a hemicelulózy (Zheng et al. 2014). 

Nejvýznamnějším oxidačním činidlem je peroxid vodíku, pomocí kterého dochází k 

nárůstu produkce bioplynu v rozmezí 6,7 – 32 % (Song et al., 2014). Vedle toho je možné využít 

čistý kyslík (Zheng et al., 2014) či ozon (Mao et al., 2015). Touto technologií dochází 

k rozkladu hemicelulózy na jednoduché cukry, zároveň dochází ke snadnějšímu 

enzymatickému rozkladu ligninu (Hendriks et Zeeman, 2009). 

Aplikací chemických látek však může docházet ke vzniku toxických sloučenin, které 

vznikají při rozkladu ligninu a zpravidla se jedná o různé fenolické sloučeny, či jejich deriváty 

(Carrére et al., 2011; Hendriks et Zeeman, 2009; Ward et al., 2008). 

2.4.3 Fyzikální předúprava 

Do této kategorie řadí Zheng et al. (2014) tlakovou explozi (tzv. autohydrolýzu), úpravu 

pomocí horké vody (hydrotermolýzu) a vystavování materiálu účinkům ultrazvuku a mikrovln. 

Na rozdíl od chemické předúpravy zde nedochází ke vstupu chemikálií do procesu (Brandon et 

al., 2008). Při tlakové explozi dochází k využívání vysokých teplot (160 až 260 °C), vysokého 

tlaku (0,69 až 4,8 MPa) a krátké doby zdržení od 1 do 60 minut (Sun et Cheng, 2002; Tiehm et 

al., 1997). Za těchto podmínek dochází k hydrolýze na jednodušší cukry a furfuraly (Weil et 

al., 1997). U hydrotermolýzy dochází k aplikaci vysokých teplot a tlaků, v jejichž důsledku 

dochází k rozkladu buněčné struktury, hydrataci celulózy, solubilizaci hemicelulózy a 

k částečnému odstranění ligninu (van Walsum et al., 1996). Efektivita těchto předúprav je však 

velmi různorodá a významně závisí na chemickém složení a struktuře materiálů (Zheng et al., 

2014). 

2.4.4 Mikrobiální (biologická) předúprava 

Využití mikroorganismů představuje environmentálně přívětivou předúpravu, jejíž 

hlavní přínosy jsou spojené s nízkými nároky na vstup energií a malou spotřebou chemikálií, 
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které jsou často inhibitory procesu digesce (Divya et al., 2014; Taherzadeh et Karimi, 2008). 

Perez et al. (2002), Phutela et al. (2011) a Taseli (2008) řadí mezi potenciální organismy, které 

dokáží rozkládat lignocelulózovou strukturu: Coriolus versicolor, Aspergillus sp., Trichoderma 

sp., Phanerochaete chrysosporium a Penicillium camemberti. Zhong et al. (2011) toto spektrum 

rozšiřuje o některé druhy kvasinek (Saccharomices cerevisiae sp., Coccidioides immitis sp. a 

Hansenula anomala sp.) a celulolitických bakterií (Bacillus licheniformis sp., Pseudomonas 

sp., Bacillus subtilis sp. a Pleurotus Florida sp.), které dokáží rozkládat celulózu a 

hemicelulózu a například Pseudomonas Florida sp. dokáže rozložit lignin. Nevýhodou 

biologické úpravy, v porovnání s ostatními uváděnými způsoby, je však dlouhý čas potřebný 

k rozvoji mikrobiální kultury, který se pohybuje v řádu týdnů v porovnání s fyzikální či 

chemickou předúpravou (Zheng et al., 2014; Taheryadeh et Karimi, 2008). 

2.4.4.1 Silážování 

Silážování je řazeno některými autory (Paavola et Rintala, 2008; McDonald et al., 1991; 

Wilkinson et al., 2003) mezi tradiční biologickou formu úpravy materiálů, která je známá již 

více než 200 let a jejímž prioritním cílem je uskladnění substrátů pro vhodnou dobu jejich 

využití v rámci anaerobní fermentace či jako krmiva pro hospodářská zvířata. Hlavním cílem 

silážování je tedy účinně konzervovat energii v plodinách pomocí bakteriální fermentace cukrů, 

která je zajišťována bakteriemi mléčného kvašení (BMK; Vervaeren et al., 2010). Vedlejším 

cílem je snížit ztráty biomasy (Emery et Mosier, 2012). Během silážování dochází k produkci 

kyseliny mléčné, čímž je sníženo pH. Tento pokles zamezí napadení substrátu škodlivými 

mikroorganismy – houbami, kvasinkami či bakteriemi (McDonald et al., 1991; Haigh et Parker, 

1985; Pahlow et al., 2003). Hlavní výhodou silážování je hydrolýza hemicelulózy (Dewar et 

al., 1963), která vede k následné vyšší produkci methanu (Ambye-Jensen et al., 2013). 

2.5 Materiály využívané při anaerobní digesci 

Anaerobní digesce může jako substrát využívat velmi široké spektrum organických 

materiálů. Ty však musí splňovat níže uváděné podmínky (Kothari et al., 2014). Využívaný 

materiál musí být biodegradabilní (musí obsahovat převážně biologicky rozložitelnou 

organickou hmotu), nesmí být dřevnatý a musí obsahovat makro a mikroživiny. 
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Steffen et al. (1998) tyto materiály dělí do tří základních skupin: 

1. Substráty pocházející ze zemědělství – kejda (drůbeže, skotu, prasat), hnůj, 

posklizňové zbytky a energetické plodiny 

2. Substráty pocházející z průmyslu – potravinářské odpady pocházející 

z pivovarnického, mlékárenského, cukrovarnického, škrobárenského průmyslu a 

jateční odpady, dále se jedná o farmaceutický a biochemický průmysl a odpady z 

výroby celulózy a papíru 

3. Substráty pocházející z komunální sféry – organická frakce směsných 

komunálních odpadů, kaly z čistíren odpadních vod, odpady z údržby zeleně a 

gastroodpady 

Z výše uvedených skupin je patrné, že bioplyn může být vyráběn ze širokého spektra 

substrátů, avšak v zemědělských BPS jsou zpravidla využívána statková hnojiva a cíleně 

pěstované plodiny. Dominantně pěstovanou plodinou v těchto BPS je kukuřice, která je 

problematická z hlediska erozního rizika půdy, na druhé straně je charakteristická svými 

vysokými hektarovými výnosy. Mezi další materiály patří žitná siláž či cukrovarnické řízky 

(Kratochvílová et al., 2009). 

 Tabulka č. 1 zobrazuje produkci bioplynu a procentuální zastoupení methanu vztažené 

na 1 kg OS nejčastěji využívaných materiálů v anaerobní digesci. U biologicky rozložitelných 

odpadů - kategorie 20 Katalogu odpadů, případně u biologicky rozložitelných komunálních 

odpadů - BRKO, tato výtěžnost závisí na zastoupení biologicky rozložitelné složky, kdy 

například směsný komunální odpad má její zastoupení 48 %, odpad z tržišť 75 % 

(Kratochvílová et al., 2009). 
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Tabulka 1. Produkce bioplynu a zastoupení methanu vybraných materiálů 

  Bioplyn 

  

Produkce 

(l/kg OS) 

Obsah CH4 

(%) 

Zemědělské materiály  

kejda skotu 200-500 60 

kejda prasat 300-700 60-70 

kukuřičná siláž 450-700 50-55 

žitná siláž 550-680 55 

travní siláž 550-620 54-55 

vojtěška 500-700 52-65 

     cukrová řepa (listy i bulvy) 620-850 53-54 

technické konopí 500-700 55-65 

topinambur 480-590 52-60 

Biologicky rozložitelné odpady 

separovaný BRKO 150-600 58-65 

odpady z tržišt 400-600 60-65 

odpady z údržby zeleně 550-680 55-65 

zahradní odpad 400-600 50-60 

Průmyslové odpady  

lihovarské výpalky 590-690 50-70 

bramborové výpalky 400-700 58-65 

jateční odpady 700-950 60-72 

Kahiluoto et al., 2011; Kratochvílová et al., 2009; Koçar and Civaş, 2013; Lehtomäki et 

al., 2007; Wellinger et al., 2013
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2.6 Alternativní plodiny vhodné k anaerobní digesci 

Díky zvyšujícímu se podílu využívání energie z bioplynu roste poptávka po materiálech 

a energetických plodinách, které jsou schopné nahradit dominantně využívanou kukuřičnou 

siláž (Lehtomäki et al., 2008; Mast et al., 2014; Triolo et al., 2012), jejíž zastoupení mezi 

substráty pro produkci bioplynu představuje až 80 % (Mast et al., 2014). Mezi tyto alternativní 

materiály řadíme různé druhy trav a travních odpadů (Triolo et al., 2012; Meyer et al., 2014; 

Koch et al., 2009), technické konopí (Gissén et al., 2014; Kreuger et al., 2011), slunečnici 

topinambur (Long et al., 2016) nebo další plodiny jako například ozdobici čínskou či vojtěšku 

(Menardo et al., 2013; Hakl et al., 2012). Tyto materiály jsou charakteristické variabilní sušinou 

v rozmezí 10 až 50 % a produkcí methanu v rozmezí 0,27 – 0,39 m3 z kg OS (Lehtomäki et al., 

2008; Koch et al., 2009). Výhodou alternativních materiálů je, že při jejich produkci a využívání 

nedochází k omezení produkce potravinářských plodin (Hengsen et al., 2011; Bühle et al., 

2012).  

2.6.1. Tráva a travní odpady 

Travní porosty mají z globálního pohledu významnou roli v zemědělství, jelikož 

pokrývají 69 % zemědělské půdy, respektive 26 % celkové plochy kontinentů a jsou 

považovány za tradiční materiál využívaný k produkci bioplynu (Prochnow et al., 2009). 

V České republice zaujímají trvalé travní porosty 13 % plochy (ČSÚ, 2018). Naopak travní 

odpady pocházející z údržby parků, zahrad, sportovišť (Hengsen et al., 2011; McEniry et al., 

2011), případně i z okolí silnic a dálnic (Meyer et al., 2014; Voinov et al., 2015), nejsou 

v současné době k těmto energetickým účelům využívány a mohou tak představovat dobrý 

zdroj biomasy pro anaerobní digesci (Meyer et al., 2014; Piepenschneider et al., 2016).  

Travní odpady se vyznačují vysokou tvorbou biomasy a sušiny z hekratu - 6 až 8 tun 

sušiny v závislosti na dané seči (Voinov et al., 2015; Piepenschneider et al., 2016) a výtěžností 

methanu 0,22 – 0,39 m3 z kg OS (Meyer et al., 2014; Piepenschneider et al., 2016). Vedle toho 

odpady z údržby zahrad se vyznačují průměrnou produkcí methanu 0,33 m3 z kg OS (Triolo et 

al., 2012). Prochnow et al. (2009) uvádějí produkci methanu z různých trav v rozpětí 0,14 až 

0,63 m3 methanu z kg OS. Při pohledu na tabulku uváděnou v kapitole 2.5 je patrné, že 

produkce methanu z těchto materiálů může být v některých případech obdobná jako produkce 

methanu z kukuřičné siláže. Za nespornou výhodu těchto materiálů považují Triolo et al. (2012) 

jejich nízkou cenu, jelikož se v řadě případů jedná o „odpadní materiál“. 
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2.6.2. Technické konopí (Cannabis sativa L.) 

Technické konopí (Cannabis sativa L.) představuje další alternativu k tradičně 

využívaným materiálům. Jeho výnos biomasy v sušině se pohybuje v rozmezí 6,6 – 18,0 t/ha 

(Struik et al., 2000; Prade et al., 2011; Pakarinen et al., 2011; Gissén et al., 2014). Výtěžnost 

methanu z kg OS pak dosahuje 0,25 – 0,30 m3 (Kreuger et al., 2011; Heirmann et al., 2009), 

přičemž procentuální zastoupení methanu v bioplynu se pohybuje v rozmezí 47 – 61 % 

(Adamovičs et al., 2014). Nespornou výhodou pěstování technického konopí je jeho 

nenáročnost, omezení růstu plevelů v důsledku rychlého pokrytí povrchu a díky svému 

bohatému kořenovému systému má též zlepšující vliv na půdní strukturu (Bosca et Karus, 1998; 

Kirkegaard et al., 2008).  

2.6.3. Slunečnice topinambur (Helianthus tuberosus L.) 

Slunečnice topinambur (Helianthus tuberosus L.) je rostlina pěstovaná pro své vysoké 

výnosy biomasy, kdy nadzemní biomasa dosahuje výnosů sušiny 12 – 30 t/ha, výnos sušiny 

podzemní biomasy se pohybuje v rozmezí 6 – 8 t/ha (Kays et Nottingham, 2008; Izdebski, 

2009; Gunnarson et al., 1985). K energetickým účelům lze využít jak nadzemní, tak i podzemní 

biomasu, která je bohatá na inulim (Kowalczyk-Juśko et al., 2012; Long et al., 2016). Produkce 

bioplynu z nadzemní biomasy se pohybuje v rozmezí od 0,4 do 0,7 m3 z kg sušiny a výtěžnost 

bioplynu z hlíz pak dosahuje hodnoty 0,6 m3 z kg sušiny. Zastoupení methanu v bioplynu 

produkovaném při anaerobní digesci se u této rostliny pohybuje v rozmezí od 50 do 70 % (Kays 

et Nottingham, 2008; Ciccoli et al., 2018; Gunnarson et al., 1985; Seppälä et al., 2013).  

2.7 Fermentační zbytek 

Vedlejším, neméně významným, produktem anaerobní digesce je fermentační zbytek 

neboli digestát, který na BPS vzniká ve velkých objemech a na jehož využití, skladování, 

případně i kvalitu jsou kladeny vysoké nároky (Koszel et Lorencowicz, 2015; Albaquerque et 

al., 2012a; Qin et al., 2018). Při anaerobní digesci dochází k transformaci části organického 

podílu do bioplynu (Chen et al., 2016; Risberg et al., 2017), zbývající organický podíl je 

transformován z labilního do stabilního stavu (Albaquerque et al., 2012b). Digestát je hodnocen 

jako materiál, který má vysoký hnojivý potenciál. Ten je spojen s vysokými koncentracemi jak 

makro, tak i mikro živin (Albaquerque et al., 2012b; Risberg et al., 2017). Aplikací digestátu 

(i jeho složek) na půdu dochází ke zvýšení půdní úrodnosti (Tambone et al., 2015). 

Nejsnadnější úpravou digestátu je jeho odvodňování, které je v posledních letech stále častější 

aplikováno na zemědělských BPS (Dennehy et al., 2018). Tato jednoduchá fyzikální úprava 
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spočívá v mechanické separaci digestátu na bubnových sítech, případně na sítopásových lisech 

(Tambone et al., 2015; Rehl et Müller, 2011). Ke zvýšení účinnosti separace může být využito 

i flokulantů (Rehl et Müller, 2011). Vzniklé produkty jsou označované jako separát (pevná 

frakce) a fugát (kapalná frakce).  

Nežádoucí environmentální problém fermentačního zbytku je spojený s volatilizací 

amoniakálního dusíku, emisemi oxidu dusného a také s transportem dusičnanů do podzemních 

vod, ke kterému dochází při aplikaci nadměrných dávek digestátu na zemědělskou půdu 

(Vondra et al., 2018; Li et al., 2018; Riva et al., 2016). Neméně významným problémem je i 

skladování jeho velkých objemů (Bolzonella et al., 2018; Koszel et Lorencowicz, 2015; Qin et 

al., 2018). Vondra et al. (2018) ve své studii uvádějí, že na 1 MW instalovaného elektrického 

výkonu vznikne ročně 15 až 20 tisíc m3 digestátu. Z tohoto důvodu je aktuálním tématem řešení 

nalezení vhodných metod vedoucích k omezení objemů jak vznikajícího fermentačního zbytku, 

tak i fugátu.  

2.7.1. Digestát 

Digestát je materiál, který se vyznačuje nízkou sušinou většinou v rozmezí 2 – 15 % 

(Kathijotes et al., 2015; Albaquerque et al., 2012a; Kára et al., 2009) s mírně alkalickou 

hodnotou pH v rozmezí 7,4 až 8,3, tmavě šedou až černou barvou a obsahem amoniakálního 

dusíku v čerstvé hmotě od 0,9 do 5 g/l (Teglia et al., 2011b; Gómez et al., 2005; Molinuevo-

Salces et al., 2013; Albaquergue et al., 2012b; Risberg et al., 2017). Vedle toho digestáty 

obsahují relativně vysoké koncentrace fosforu a draslíku (Koszel et Lorenzowicz, 2015; 

Tambone et al., 2009). Podíl zastoupení živin a dalších složek v jednotlivých frakcích digestátu 

je uvedeno v grafu 1. Tambone at al. (2015) a Vázques-Rowe et al. (2015) uvádějí, že digestát 

obsahuje minimální koncentrace patogenů v porovnání se vstupními materiály. Jejich snížení 

bylo dosaženo kombinací teploty (mezofilní, termofilní) a doby zdržení v rozmezí 35 – 50 dnů. 

Kvalita digestátu dále záleží na kvalitě a složení vstupního materiálu a množství přivedených 

organických látek do reaktoru (Risberg et al., 2017; Dennehy et al., 2018; Al Seadi et al., 2013).  
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Graf 1. Distribuce vybraných parametrů v procentech mezi separát a fugát (Wellinger et al., 

2013) 

 

2.7.2. Separát 

Separát vzniká společně s fugátem mechanickou separací digestátu (Tambone et al., 

2015; Rehl et Müller, 2011), přičemž z celkové hmotnosti digestátu má separát zastoupení 

pouze 10 až 20 % (Wellinger et al., 2013). Jeho sušina se zpravidla pohybuje v rozmezí od 20 

do 30 % a je závislá na vstupních materiálech a technologii separace (Rehl et Müller, 2011). 

Vedle toho obsahuje poměrně malé možství dusíku - pouze 25 až 35 % obsaženého v původním 

digestátu. Na druhé straně však obsahuje vysoké procento fosforu - 55 až 65 % z množství 

obsaženého původně v digestátu (Hjorth et al., 2010; Wellinger et al., 2013). Vedle toho 

obsahuje separát i relativně velké množství Mg a Ca (Tlustoš et al., 2014). Vzhledem ke své 

dobré biologické stabilitě a nízké mikrobiální aktivitě (Tambone et al., 2015) je možné ho 

snadno kompostovat (Tlustoš el al., 2014; Knoop et al., 2018) či dále dosoušet (Knoop et al., 

2018), případně využívat jako pěstební substrát (Tlustoš et al., 2014) či hnojivo. V případech, 

kde nelze využít separát jako hnojivo, uvádí Kolář et al. (2010) možnost využití separátu jako 

paliva v podobě briket či pelet. 

2.7.3. Fugát 

Fugát, obdobně jako separát, vzniká mechanickým odvodněním digestátu (Tambone et 

al., 2015; Rehl et Müller, 2011). Vyznačuje se vysokými koncentracemi amoniakálního dusíku 
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(zpravidla jednotky g/l) a draslíku (70 – 80 % z původního digestátu) a současně je 

charakterizován nízkým zastoupením uhlíku a tím pádem poměrem C:N zpravidla nižším než 

10:1 (Gong et al., 2013; Paavola et Rintala, 2008; Sigurnjak et al., 2017). Jeho pH se pohybuje 

v rozmezí od 7,5 do 8,5 (Botheju et al., 2010; Tigini et al., 2016) a v rámci BPS je nejčastěji 

využíván jako ředící medium BPS pro optimalizaci sušiny vstupujícícho substrátu (Paavola et 

Rintala, 2008; Koszel et Lorencowicz, 2015). Při aplikaci na zemědělskou půdu jsou vysoké 

koncentrace amoniaku nežádoucí z hlediska volatilizace do ovzduší (Albaquerque et al., 2012b; 

Tambone et al., 2015; Li et al., 2018). Tyto vysoké koncentrace amoniakálního dusíku také 

vedou k rychlé nitrifikaci v půdním prostředí (Risberg et al., 2017; Albaquerque et al., 2012b) 

a sekundárně mohou přispívat k eutrofizaci vod (Qin et al., 2018; Tambone et al., 2015).  

Vzhledem k tomu, že digestát je produkován průběžně během roku (Gong et al., 2013) 

vznikají vysoké nároky na skladování fermentačního zbytku (Paavola et Rintala, 2008), úpravu 

a omezení environmentálních dopadů, jež se v poslední době stávají stále více diskutovaným a 

řešeným problémem (Dennehy et al., 2018; Li et al., 2018; Qin et al., 2018). 

2.8 Inovativní možnosti úpravy kapalné frakce fermentačního zbytku 

Snahy o inovativní možnosti úpravy fugátu vychází z velkých objemů tohoto konečného 

produktu anaerobní digesce. Jejich hlavním cílem je většinou snížení objemu vzniklého fugátu, 

který povede k úsporám skladovacích kapacit (Fechter et Kraume, 2016) a zároveň dojde 

k zakoncentrování živin (Al Saedi et al., 2013; Fuchs et Drosg, 2015). Aktuálně řešenými 

metodami úpravy fugátu se proto stávají aplikace membránové filtrace, stripování amoniaku, 

srážení struvitu či tepelného zahušťování (Vázques-Rowe et al., 2015; Bolzonella et al., 2018). 

Novou možností též může být využití řas pro produkci biomasy (Qin et al., 2018) či nitrifikace 

fugátu (Botheju et al., 2010).  

2.8.1. Membránové procesy 

Membránové procesy vedou k efektivnímu zakoncentrování fugátu (Gong et al., 2013; 

Hjorth et al., 2010) a k produkci vody (permeátu), která může být vypouštěna do prostředí 

(Dumitru, 2014; Hjorth et al., 2010). Tyto procesy jsou založené na prostupu kapaliny přes 

syntetickou polopropustnou membránu, kdy na jedné straně jsou díky rozdílnému tlaku 

zachyceny neprostupné části v koncentrované podobě a na druhé straně je produkována 

nezávadná voda (permeát; Davis, 2010; Dumitru, 2014). Mezi membránové procesy řadíme 

mikrofiltraci, ultrafiltraci, nanofiltraci a reverzní osmózu. Rozdíly mezi těmito technologiemi 
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spočívají ve velikosti pórů a molekulární hmotnosti zachycených částic. Tyto velikosti se 

pohybují od průměru 0,1 – 10 µm pro mikrofiltraci, až po reverzní osmózu schopnou separace 

velice malých částic (0,0001 µm; Gong et al., 2013; Hjorth et al., 2010; Holloway et al., 2007; 

Diltz et al., 2007; Davis, 2010; Dumitru, 2014; Mulder, 1996).  

2.8.2 Stripování amoniaku 

 V průběhu stripování amoniaku z fugátu dochází k vyloučení těkavého amoniaku 

proudem plynu (Guštin et Marinšek-Logar, 2011; Tao et Ukwuani, 2015), který je jímán do 

kyseliny, v jejímž prostředí dochází k tvorbě soli (Törnwall et al., 2017; Tao et Ukwuano, 

2015). Tento proces je ovlivněn hodnotou pH, teplotou či tlakem (Jiang et al., 2014; Sheets et 

al., 2015). Nevýhodou této metody jsou vysoké náklady nutné pro úpravu pH, aplikaci 

chemických činidel a zahřívání reaktoru, ve kterém proces probíhá (Jiang et al., 2014). 

Výhodou však může být využití nespotřebovaného odpadního tepla z bioplynové stanice, které 

je při anaerobní digesci využito pouze z 20 až 40 % (Anwar et Tao, 2016; Vondra et al., 2018).  

2.8.3. Srážení struvitu 

Srážení struvitu je dobře známé a využívané při získávání dusíku a fosforu z odpadních 

vod ve formě sloučeniny MgNH4PO4.6H2O (Sýkorová et al., 2014; Harrison et al., 2011). 

Srážení je dosaženo aplikací sloučenin obsahujících Mg2+ (MgCl2, MgO či Mg(OH)2; Sýkorová 

et al., 2014; Sheets et al., 2015). Sheets et al. (2015) však uvádějí, že srážení struvitu je u fugátu 

velmi problematické a například Törnwall et al. (2017) ve své práci zjistili, že během srážení 

trvajícího 60 minut bylo získáno pouze 42 % amoniakálního dusíku obsaženého v původním 

digestátu, respektive došlo k získání pouze 80 % dusíku během tři hodiny trvajícího srážení. 

2.8.4 Tepelné zahušťování 

Tepelné zahušťování je dlouhodobě ověřená technologie, jejíž využití je známé z úpravy 

různých procesních a odpadních vod. Největší předností této úpravy je snížení nároků na 

skladování (Vondra et al., 2018; Bamelis et al., 2015). Nevýhodou jsou však vysoké náklady 

na spotřebu energií, zejména pak na dodávky tepla (Vondra et al., 2018). Jeho potřeba však 

může být snížena díky snadné dostupnosti tepla z kombinované výroby tepla a elektrické 

energie na BPS (Anvar et Tao, 2016). Uvádí se, že pouze 20 až 40 % vyrobeného tepla je 

využito k vytápění anaerobního reaktoru a zbytek je považován za odpadní teplo. Toto 

nevyužité odpadní teplo pak může sloužit při tepelném zahušťování (Vondra et al., 2018). 

Drosg et al. (2015) a Fechter et Kraume (2016) uvádějí jako vhodnou možnost tepelného 

zahuštění na 50 % původního objemu fugátu, protože takto zahuštěný materiál bude mít sušinu 
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v rozmezí 10 – 12 % v porovnání s původním surovým materiálem, přičemž zahuštěný produkt 

bude stále čerpatelný. Během zahušťování dochází k produkci vody, která je zkondenzována a 

jímána v podobě kondenzátu (destilátu) a vyznačuje se nízkými koncentracemi všech 

chemických látek včetně amoniakálního dusíku (Bonmatí et Flotats; 2003; Al Seadi et al., 2013; 

Chiumenti et al., 2013). Takto produkovaná voda může být využita k závlahám (Heviánková et 

al., 2014) či jako procesní voda k ředění materiálů v rámci provozu BPS (Vondra et al., 2018; 

Khan et Nordberg, 2018). Na druhé straně je vzniklý zahuštěný fugát bohatý na živiny a 

vyznačuje se vysokým hnojivým potenciálem (Chiumenti et al., 2013; Heviánková et al., 2014; 

Li et al., 2016). Nespornou výhodou této technologie je uzavřený systém odpařování, který 

minimalizuje emise škodlivin do ovzduší (Bonmatí et Flotats, 2003).  

2.8.5. Nitrifikace kapalné frakce fermentačního zbytku 

Nitrifikace je biologický proces transformace anorganického dusíku, který je dobře 

znám při čistění odpadních vod s následnou redukcí na plynný dusík pomocí denitrifikace 

(Reeves, 1972; Chudoba et al., 1991). Při samotné nitrifikaci dochází k biochemické oxidaci 

amoniakálního dusíku, kdy hlavním elektronovým akceptorem je kyslík. Jedná se o proces, 

který se skládá ze dvou navazujících stupňů, kdy při prvním kroku dochází k oxidaci N-amon 

na dusitany (NO2
-) pomocí bakterií Nitrosomonas, Nitrosospira nebo Nitrosocystis (Chudoba 

et al., 1991). Tyto druhy bakterií jsou souhrnně označovány jako AOB (Ammonia Oxidising 

Bacteria; Blackburne et al., 2008). V dalším kroku pak dochází k oxidaci dusitanů na dusičnany 

(NO3
-) pomocí bakterií z rodů Nitrobacter, Nitrospira nebo Nitrocystis. Tyto bakterie jsou 

označovány jako NOB (Nitrite Oxidising Bacteria; Blackburne et al., 2008). Nitrifikace je 

zajišťována chemoautotrofními gram negativními bakteriemi, které využívají CO2 jako zdroj 

uhlíku patří mezi striktní aeroby a současně je potřeba jim zajistit dostatek kyslíku pro oxidaci 

substrátu (Gerardi, 2002; Reeves, 1972). Níže uváděná rovnice pak sumárně popisuje 

nitrifikaci. 

NH3 + 2 O2 → NO3
-
 + H+

 + H2O 

Aplikace nitrifikace v prostředí fugátu je žádoucí ze dvou hlavních důvodů. Prvním 

důvodem je omezení volatilizace amoniaku při skladování i aplikaci na zemědělskou půdu 

(Tambone et al., 2015; Li et al., 2018), která je závislá na hodnotě pH. Při vyšším pH je ve 

fugátu obsaženo velké množství těkavého amoniakálního dusíku ve formě těkavého NH3 

(Botheju et al., 2010). Další výhodou této transformace je převedení amoniakálního dusíku do 

dusičnanové formy, která je stabilnější a snadněji přístupná pro rostliny (Takemura et al., 2016). 
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Technologické propojení nitrifikace s následným tepelným zahuštěním však může efektivně 

transformovat N-amon na dusičnany, čímž dojde k omezení volatizace amoniaku (Risberg et 

al., 2017; Li et al., 2018) a zakoncentrování živin ve fugátu se současnou produkcí 

technologické vody (Chiumenti et al., 2013; Vondra et al., 2018). Nevýhodou tohoto systému 

však může být nebezpečí snadného transportu dusičnanů do podzemních vod v důsledku 

vysokých dávek takto zakoncentrovaných produktů (Haraldsen et al., 2011; Al Seadi et al., 

2013). 

2.9 Legislativní požadavky na využití, aplikaci a kvalitu fermentačního 

zbytku 

Jak již bylo uvedeno v předchozích kapitolách, kvalita vznikajícího digestátu, 

respektive i jeho separovaných složek, je významně ovlivňována kvalitou surovin vstupujících 

do procesu anaerobní digesce (Risberg et al., 2017). Ta se následně odráží v legislativních 

požadavcích na kvalitu a aplikaci materiálů pocházejících z BPS (digestát, separát, fugát). 

Z toho pramení i nároky spojené s ochranou ovzduší a podzemních vod. V legislativních 

podmínkách České republiky je tato problematika řešena jak formou zákonů, tak i formou 

zpřesňujících vyhlášek. Dle vyhlášky Ministerstva zemědělství č. 474/2000 Sb., o stanovení 

požadavků na hnojiva jsou digestáty, fugáty i separáty označeny jako organická a 

organominerální hnojiva (typ 18.1), která vznikají anaerobní fermentací při výrobě bioplynu. 

Nařízení vlády č. 262/2012 Sb., o stanovení zranitelných oblastí a akčním programu ve znění 

pozdějších novel, dále definuje digestát a fugát jako hnojiva s rychle uvolnitelným dusíkem 

(poměr C:N < 10), přičemž digestát má dle vyhlášky Ministerstva zemědělství č. 474/2000 Sb. 

sušinu 3 - 13 % a minimální obsah celkového dusíku ve vzorku je 0,3 %. Fugát má dle této 

vyhlášky sušinu do 3 % a minimální obsah celkového dusíku ve vzorku 0,1 %. Separát je 

naopak považován za hnojivo s pomalu uvolnitelným dusíkem (C:N > 10) a sušinou nad 13 %, 

minimální obsah celkového dusíku ve vzorku je 0,5 %.  

2.9.1. Skladování a aplikace fermentačního zbytku na zemědělskou půdu  

Skladování a aplikace produktů z BPS je v České republice upraveno vyhláškou 

Ministerstva zemědělství č. 377/2013 Sb., o skladování a způsobu používání hnojiv. V § 5 je 

uvedeno, že kapalná organická a organominerální hnojiva se skladují v nepropustných 

nadzemních, případně částečně zapuštěných nádržích nebo v zemních jímkách, volně ložená 

tuhá organická a organiminerální hnojiva se skladují ve stavbách zabezpečených stejným 

způsobem jako stavby pro skladování tuhých statkových hnojiv s vyloučením přítoku 
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povrchových nebo podzemních vod. V § 7 této vyhlášky jsou dále stanoveny maximální 

aplikační dávky organických a statkových hnojiv se sušinou nad 13 % (separát) na maximálně 

20 tun sušiny na hektar v průběhu 3 let. Maximální aplikační dávka organických a statkových 

hnojiv se sušinou nejvýše 13 % (digestát, fugát) je stanovena na 10 tun sušiny v průběhu 3 let. 

Tato vyhláška také v § 7 stanovuje dobu, během které musí dojít k zapravení hnojiv do 

půdy. U tekutých statkových nebo kapalných organických hnojiv se tyto materiály musí 

zapravit nejpozději do 24 hodin po jejich aplikaci, pro tuhá statková nebo organická hnojiva 

platí nutnost jejich zapravení nejpozději do 48 hodin. 

Neméně důležitým právním předpisem je zákon č. 156/1998 Sb., o hnojivech, který 

stanovuje požadavky na rovnoměrné hnojení a zákaz hnojení na sněhem pokrytou, zamrzlou, 

zaplavenou či přemokřenou půdu. Konkrétní termín období zákazu hnojení je pak stanoven 

v nařízení vlády č. 262/2012 Sb., o stanovení zranitelných oblastí a akčním programu, kde je 

pro hnojiva s rychle uvolnitelným dusíkem zákaz jeho aplikace v období od 15.11. do 15.2. pro 

klimatický region 0 - 5 (region velmi teplý, teplý až po mírně teplý-vlhký region), respektive 

od 5.11. do 28.2. pro klimatický region 6 - 9 (mírně teplý-vlhký až po chladný region). 

2.9.2. Obsah rizikových prvků ve fermentačním zbytku 

Legislativa v oblasti obsahů rizikových prvků v digestátech a jeho separovaných 

produktech je upravena dvěma předpisy. Obsah rizikových prvků v materiálech se sušinou 

nejvýše 13 % a nad 13 % jsou upraveny vyhláškou č. 474/2000 Sb. (novela č. 131/2014 Sb), 

avšak pokud se jedná pouze o aplikaci na zemědělskou půdu. Tyto limitní koncentrace jsou 

uváděny níže v tabulce č. 2. Novela této vyhlášky (vyhláška MZe č. 237/2017 Sb.) zavádí 

sledování mikroorganismů Salmonela sp., Escherichia coli a enterokoků v organických 

hnojivech a substrátech, při jejichž výrobě byly použity odpady z čistíren odpadních vod. 

Obsahy rizikových prvků ve fermentačním zbytku nejsou v rámci Evropské unie konkrétně 

definovány a Saveyn et Eder (2014) uvádějí jejich navrhované obsahy, které jsou uvedené 

v Tabulce č. 3. 

Tabulka č. 2. Obsahy rizikových prvků v organických hnojivech 

 Cd Pb Hg As Cr Cu Mo Ni Zn 

sušina mg/kg sušiny 

do 13 % 2 100 1 20 100 250 20 50 1200 

nad 13 % 2 100 1 20 100 150 20 50 600 
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Tabulka č. 3. Návrh Evropské Unie na obsahy rizikových prvků v organických hnojivech 

Cd Pb Hg As Cr Cu Mo Ni Zn 

mg/kg sušiny 

1,5 120 1 - 100 200 - 50 600 

 

Digestáty, které nesplňují požadavky legislativy hnojiv (vznikly zpracováním odpadů 

v odpadové BPS), jsou hodnoceny na základě zákona č. 185/2001 Sb., o odpadech a vyhlášky 

Ministerstva životního prostředí č. 341/2008 Sb., o podrobnostech nakládání s biologicky 

rozložitelnými odpady a v případě aplikace jsou považovány za rekultivační digestáty (Tabulka 

č. 4). Ty jsou děleny do třech tříd a současně pro ně platí maximální přípustná vlhkost 98 %, 

zároveň přepočtený obsah dusíku na sušinu nesmí přesáhnout 0,3 % hmotnosti a pH musí být 

v rozmezí 6,5 – 9,0. Rekultivační digestáty tak mohou být využity na nezemědělskou a lesní 

půdu, respektive jejich využití je pouze pro rekultivační účely, případně mohou sloužit jako 

technologický materiál skládky. Pokud však budou vzniklé digestáty obsahovat nadlimitní 

koncentrace rizikových prvků, jsou dle platné legislativy označovány za nebezpečné odpady.  

Tabulka č. 4. Obsahy rizikových prvků v rekultivačních digestátech 

 Cd Pb Hg As Cr Cu Ni Zn PCB PAU 

  mg/kg sušiny 

Třída I 2 200 1 10 100 170 65 500 0,02 3 

Třída II 3 300 1,5 20 250 400 100 1200 0,2 6 

Třída III 4 400 2 30 300 500 120 1500 - - 

 

2.9.3. Nitrátová směrnice 

Nitrátová směrnice je předpis Evropské unie (91/676/EHS), který slouží k ochraně vod 

před znečištěním dusičnany ze zemědělství a má za cíl snížit eutrofizaci vod. V podmínkách 

České republiky je uplatněna v § 33 vodního zákona (zákon č. 254/2001 Sb., o vodách), který 

definuje zranitelné oblasti a povinnost jejich revize nejméně jednou za 4 roky. Hlavním 

prováděcím předpisem je nařízení vlády č. 262/2012 Sb.. Nitrátová směrnice tak stanovuje 

maximální množství dusíku na hektar, které smí být v těchto oblastech použito (až 230 kg/ha 

pro řepku a ozimou pšenici v třetí výnosové hladině). Vedle toho je část nařízení uplatněna 

v zákoně č. 156/1998 Sb., o hnojivech. Tato omezení jsou uvedene v kapitole 2.9.1. 
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2.9.4. Ochrana ovzduší 

Emise amoniaku ze zemědělství jsou v ČR zakotveny v zákoně č. 201/2012 Sb., o 

ochraně ovzduší, přičemž tato problematika je dále specifikována formou vyhlášek a 

metodických pokynů. Vznikající emise jsou řešeny pouze pro chovy hospodářských zvířat 

s celkovou projektovanou roční emisí amoniaku nad 5 tun (vyhláška Ministerstva životního 

prostředí č. 415/2012 Sb.), avšak dle zpřesňujícího Metodického pokynu k chovům 

hospodářských zvířat vydaným Ministerstvem životního prostředí není považováno anaerobní 

zpracování zemědělských biologicky rozložitelných odpadů (kejda, chlévská mrva, podestýlka 

atd.) v BPS za proces snižující emise amoniaku, protože nebyly prokázány snižující účinky 

anaerobní digesce na emise amoniaku. Problematika emisí methanu však v uváděných 

předpisech řešena není. 
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3. Hypotézy a cíle práce 

Disertační práce je zaměřena na optimalizaci provozu bioplynových stanic, přičemž 

pozornost je věnována zejména ověření možnosti využití dosud opomíjených snadno 

dostupných substrátů pro výrobu bioplynu a návrhu racionálního postupu nakládání 

s fermentačním zbytkem. Jako substrát pro výrobu bioplynu byly testovány vybrané rostliny 

v různých fázích ontogeneze. Návrh racionalizace nakládání s fermentačním zbytkem pak 

spočíval v nitrifikaci a následném tepelném zahuštění jeho kapalné frakce. 

Hypotézy 

1. Testované substráty (rozdílné druhy trav, technické konopí) budou produkovat množství 

bioplynu srovnatelné s konvenčně pěstovanou kukuřicí. 

2. Je předpoklad, že rostliny v rozdílné fázi vývoje mají různý obsah a složení organických 

látek a biomasy. Toto rozdílné složení se sekundárně projeví různou produkcí bioplynu 

a odlišným zastoupením methanu.  

3. Úpravou podmínek při skladování rostlinných materiálů před jejich zpracováním 

anaerobní digescí dojde ke změně biologické rozložitelnosti těchto materiálů. To povede 

k vyšší produkci bioplynu, resp. methanu.  

4. Předpokládáme, že i v agresivním prostředí fugátu je možno iniciovat biochemický 

proces nitrifikace. Pomocí něj lze těkavý amoniakální dusík převést do stabilnější 

nitrátové formy a zároveň dostatečně snížit hodnotu pH.  

5. Předpokládáme, že nitrifikovaný fugát lze následně podrobit tepelnému zahuštění, které 

umožní zakoncentrování živin a produkci relativně čisté procesní vody.  

Cíle  

1. Ověřit vhodnost různých druhů trav a technického konopí k produkci bioplynu 

v zemědělských bioplynových stanicích.  

2. Stanovit maximální výtěžnost bioplynu a methanu v závislosti na různé vývojové fázi 

testovaných rostlin. 

3. Zjistit vliv teplotních podmínek při skladování rostlinných materiálů, před jejich 

zpracováním anaerobní digescí, na výtěžnost a kvalitu bioplynu. 

4. Nalézt podmínky umožňující iniciaci a dlouhodobé udržení procesu nitrifikace 

v prostředí fugátu.  



30 

 

5. Popsat vlastnosti produktů tepelného zahušťování surového a nitrifikovaného fugátu a 

navrhnout možnosti využití těchto produktů. 
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5. Sumární diskuse 

Tématem produkce bioplynu z různých rostlinných materiálů se zabývalo mnoho studií, 

přičemž hlavní pozornost se soustředila na tradiční substráty (kukuřice, cukrovarnické řízky, 

organická frakce směsných komunálních odpadů), ale jen málo z nich se věnovalo problematice 

dalších rostlin vhodných k jejich využití v BPS. Současně s tím je v posledních letech 

zaměřována vědecká aktivita na nalezení vhodné metody pro úpravu vznikajících velkých 

objemů fermentačního zbytku – digestátu, ale i jeho složek (separátu, fugátu). Řešení výše 

nastíněných problémů je v současné době velmi aktuální a potřebné, jak v rovině hledání 

alternativních zdrojů substrátu pro výrobu bioplynu, tak i z pohledu nakládání s fermentačním 

zbytkem.  

V první části sumární diskuse (podkapitola 5.1) jsou shrnuty poznatky z vědeckých 

publikací (podkapitoly 4.1 a 4.2), ve kterých  jsou naše výsledky zaměřeny na možnost 

uplatnění alternativních plodin (různé druhy trav, technické konopí) v anaerobní digesci, jejichž 

začlenění by mohlo vést k diverzifikaci surovinové základny BPS. V kapitole 5.1 je dále 

diskutována problematika rychlosti produkce bioplynu ze sledovaných materiálů, současně je 

vyhodnocen i vliv teploty skladování na produkci a kvalitu vznikajícího bioplynu z různých 

druhů trav. U experimentu s technickým konopím je sledována tvorba a kvalita produkované 

biomasy v jednotlivých růstových fázích ve vztahu k množství a kvalitě produkovaného 

bioplynu a methanu.  

Ve druhé části sumární diskuse (podkapitola 5.2) jsou diskutovány poznatky z dalších 

publikovaných prací (podkapitoly 4.3, 4.4 a 4.5). Zde jsou posuzovány možnosti zpracování 

kapalné frakce fermentačního zbytku (fugátu). Ten je na BPS produkován ve velkých 

objemech, přičemž nakládání s ním není dostatečně vyřešeno. Zpracování fugátu je v rámci této 

disertační práce řešeno dvoustupňovým systémem nitrifikace-tepelné zahušťování, při kterém 

nejprve dochází k transformaci amoniakálního dusíku (N-amon) do dusičnanové formy           

(N-NO3
⁻) s následnou redukcí objemu pomocí tepelného zahuštění. 

5.1 Hodnocení produkce bioplynu z alternativních substrátů 

5.1.1 Sledování vývoje rostlin na produkci biomasy 

Vliv fáze ontogeneze rostlin na obsah a množství sušiny produkované biomasy byl 

sledován u rostlin technického konopí (podkapitola 4.2) v průběhu polního pokusu ve čtyřech 

vývojových fázích rostlin (fáze pěti pravých listů – 1. sklizeň, tvorba květu – 2. sklizeň, fáze 
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květu – 3 sklizeň, zralost 50 % semen – 4. sklizeň) v různém systému hnojení (NPK, separát, 

fugát a dělená dávka separátu a fugátu). Bylo prokázáno, že s posunem k vyšším vývojovým 

fázím rostlin dochází k nárůstu sušiny z 21 % u první sklizně až po 32 % u poslední sklizně. 

Současně dochází i ke změně zastoupení OS. Z 80 % podílu OS u první sklizně došlo k nárůstu 

až na 93 % OS u čtvrté sklizně. To je ve shodě s Haklem et al. (2012) a McEniry et O´Kielly 

(2013), kteří ve svých studiích popisují změnu sušiny, respektive OS v průběhu vývoje různých 

trav. V jejich studiích byl prokázán nárůst sušiny mezi jednotlivými sklizněmi v rozmezí 

hodnot od 16 % do 26 % (Hakl et al., 2012), respektive nárůst v zastoupení OS v rozmezí 

hodnot od 90 % do 93 % (McEniry et O´Kielly, 2013). Konkrétní hodnoty OS během vývoje 

rostlin technického konopí však dosud nebyly publikovány. Hektarové výnosy sušiny prokázaly 

statisticky průkazný nárůst v rozmezí od 0,6 do 0,7 t/ha  u první sklizně až po 10,3 až 12,0 tuny 

sušiny z hektaru u čtvrté sklizně. V rámci jednotlivých sklizní však nebyly prokázány statisticky 

významné rozdíly ve výnosech mezi jednotlivými variantami hnojení. Pakarinen et al. (2011) 

ve své studii uvedli výnos 14 tun sušiny biomasy z hektaru pro zářijovou sklizeň, Prade et al. 

(2011) dosáhli výnosu sušiny z hektaru během tříletého pokusu v rozmezí od 13 do 17 t/ha pro 

podzimní sklizeň, Kreuger et al. (2011) uváději výnos 15,6 tuny sušiny z hektaru. V porovnání 

s těmito autory pak Gissén et al. (2014) publikovali široké rozpětí výnosů víceletého pokusu 

rostlin technického konopí v rozmezí od 6,6 tuny/ha až po 13 t/ha. Námi dosažené výnosy 

z poslední sklizně jsou nižší v porovnání s většinou diskutovaných autorů, avšak nejvyšší 

zjištěný výnos (12,0 t/ha) je blízký nižším výnosům uvedeným ve studii Prade et al. (2011) a 

zároveň dosahuje výnosu srovnatelného se studií Gissén et al. (2014), jejichž výnos biomasy 

konopí se v prvním sledovaném roce pohyboval v rozmezí od 11 do 13 t/ha.  

5.1.2 Produkce a kvalita bioplynu z alternativních plodin  

Produkce bioplynu a obsah methanu v bioplynu vyprodukovaném z trav sklizených 

z intenzivně obhospodařovaného hřišťového trávníku a extenzivně pěstované trávy v parku 

byla hodnocena v kombinaci s různou teplotou skladování (-18 °C, +3 °C, + 18 °C a + 35 °C) 

sklizené trávy před zahájením testu produkce bioplynu (podkapitola 4.1). Produkce bioplynu a 

kvalita methanu rostlin technického konopí byla naopak sledována v různé onthogenezi rostlin 

a v různém systému hnojení. Tyto výsledky byly publikovány v podkapitole 4.2. 

Vyšší produkce bioplynu z trav bylo dosaženo u intenzivně obhospodařovaných 

hřišťových trávníků oproti extenzivně obhospodařovaným parkovým trávníkům. Systém 

obhospodařování trávníků se významně projevil na množství a kvalitě bioplynu. U hřišťového 
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trávníku došlo k aplikaci 560 kg N/ha, 410 kg K/ha a 120 kg P/ha, přičemž tento trávník byl 

vedle přísunu vody ve srážkách (roční úhrn srážek 495 mm/m2; Kulhánek et al., 2016) také 

zavlažován dalšími 670 mm/m2. Parkový trávník byl naopak hnojen pouze 75 kg N/ha, 75 kg 

K/ha a 33 kg P/ha, trávník nebyl zavlažován. Toto intenzivní hnojení se tak projevilo 

v rozdílném druhovém i fyzikálně-chemickém složení travních materiálů (tabulka č. 1, 

podkapitola 4.1). Intenzivně obhospodařované trávníky vykázaly vyšší produkci methanu z OS 

(0,33 – 0,41 m3) v porovnání s extenzivně obhospodařovanými trávníky (0,20 – 0,33 m3), což 

je ve shodě s Piepenschneider et al. (2016) i Mayer et al. (2014), kteří uvádějí nižší výtěžnost 

methanu z OS pro trávníky z okolí silnic. Ta je dle Piepenschneidera et al. (2016) v rozmezí od 

0,21 do 0,24 m3 methanu z  kg OS, avšak Meyer et al. (2014) ve své studii uvádějí širší rozpětí 

výtěžnosti methanu v rozmezí od 0,22 do 0,39 m3 z kg OS. Triolo et al. (2012) a Gerin et al. 

(2008) dospěli k závěru, že různé druhy travních materiálů pocházejících z údržby zahradních 

trávníků produkují množství methanu z kg OS v rozmezí od 0,32 do 0,35 m3. Je tedy zřejmé, 

že systém obhospodařování má významný vliv na produkci methanu.  

Zjištěné produkce methanu z OS se u rostlin technického konopí v jednotlivých 

sklizních významně statisticky neliší. Produkce methanu z kg OS se u všech sledovaných 

variant pohybovala v rozmezí od 0,28 do 0,32 m3 z kg OS. To je ve shodě s Pakarinen et al. 

(2011), Prade et al. (2011) či Heiermann et al. (2009), kteří uvádějí produkci methanu z kg OS 

u rostlin technického konopí v rozmezí od 0,25 do 0,30 m3. Při porovnání s výše diskutovanými 

produkcemi methanu z různých travních materiálů je zřejmé, že specifická produkce methanu 

technického konopí je vyšší v porovnání s výtěžností methanu z trávníků z okolí silnic (0,21 do 

0,24 m3; Piepenschneider et al., 2016) a zároveň dosahuje vyšších, případně obdobných 

výtěžností methanu z extenzivně obhospodařovaných parkových trávníků (0,20 – 0,33 m3). 

Naopak při porovnání s intenzivně pěstovánými trávami (0,33 – 0,41 m3) dosahuje technické 

konopí nižší výtěžnosti methanu z kg OS.  

Současně s produkcí methanu z OS bylo v publikovaných experimentech sledováno 

zastoupení methanu v bioplynu. Průměrné hodnoty zastoupení methanu byly u různých trav 

v rozmezí hodnot od 59,8 do 64,0 %. Pro rostliny technického konopí bylo zastoupení methanu 

v bioplynu v rozmezí od 59,5 do 61,5 %. Zastoupení methanu v bioplynu produkovaném 

z pěstovaných trav je tak vyšší v porovnání s Triolo et al. (2012). Zároveň zastoupení methanu 

v bioplynu produkovaném z rostlin technického konopí dosahuje blízkých hodnot s Triolo et 

al. (2012), kteří uvádějí průměrnou hodnotu 58,3 ± 1,1 %. Průběh produkce methanu během 
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anaerobní digesce pak v obou případech odpovídal stavu, který ve své studii popsali Kandel et 

al. (2013) pro vývoj zastoupení methanu u rostlin chrastice rákosovité.  

Vzhledem k velmi podobným výsledkům specifické produkce methanu (0,28 - 0,32 m3 

z kg OS) u jednotlivých vývojových fází rostlin technického konopí, byly na základě výnosu 

sušiny z hektaru vypočteny hektarové výnosy bioplynu, respektive methanu. Průměrná 

hektarová produkce methanu byla pro závěrečnou sklizeň 2953 m3. To je na spodní hranici 

hektarové produkce methanu z kukuřice (2897 m3 až 9056 m3; Ragaglini et al., 2014; Mast et 

al., 2014). V porovnání s jinými alternativními plodinami (krmný šťovík, proso prutnaté či 

chrastice rákosovitá), jejichž hektarová produkce methanu se pohybuje v rozmezí 1172 až 

2753 m3 (Mast et al., 2014), je produkce methanu z hektraru technického konopí stále vyšší.  

5.1.3 Rychlost produkce bioplynu 

Součástí kapitol 4.1 a 4.2 je stanovení rychlosti tvorby bioplynu, která vyjadřuje dobu, 

za kterou dojde ke vzniku 80 % (T80), respektive 90 % (T90) bioplynu. Stanovení této rychlosti 

úzce souvisí se specifickou a kumulativní produkcí bioplynu. 

 Rychlost produkce bioplynu stanovená u různých trav se pro T80 pohybovala v rozmezí 

9 – 11 dnů, pro T90 byla v rozmezí 12 – 18 dnů. Rychlost T80 byla shodná s  Haklem et al. 

(2012), avšak pro T90 byla zjištěna rychlejší produkce bioplynu v porovnání s výše 

diskutovanými autory, kteří ve své studii uvádějí rychlost T90 v rozmezí 15 – 20 dnů. V našem 

experimentu tak došlo k rychlejší produkci bioplynu ze sledovaných materiálů, která může 

například souviset s použitou úpravou materiálu. Při porovnání s rychlostí T90 u kukuřice 

(10 dnů; Mast et al., 2014) je námi zjištěná rychlost produkce bioplynu stále pomalejší. 

Parametr T80 i T90 je u rostlin technického konopí v porovnání s trávami daleko pomalejší. 

Hodnota T80 se u rostlin technického konopí pohybovala v rozmezí od 17 do 27 dnů, respektive 

pro T90 se tato hodnota pohybovala v rozmezí od 27 do 35 dnů. Obdobné geneze tvorby 80 % 

bioplynu byly pro rostliny technického konopí prokázány experimentem Kreuger et al. (2011). 

Současně byla během pokusu s technickým konopím zjištěna inhibice produkce bioplynu 

fenolickými látkami, kterou popsali Kortekass et al. (1995). Tyto fenolické látky vznikají 

během vývoje rostlin konopí a prokazatelně znamenaly zpomalení rychlosti formování 

bioplynu u druhé vývojové fáze rostlin. Parametr T80 dosáhl v tomto případě hodnoty 26 – 27 

dnů, respektive T90 dosáhl hodnoty 33 až 35 dnů. Z porovnání těchto hodnot u různých travních 

materiálů (u kterých se hodnota parametru T80 i T90 pohybovala v rozmezí od 9 do 18 dnů) 

jsou patrné téměř dvojnásobné rychlosti formování bioplynu pro anaerobní digesci technického 
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konopí. Při porovnání rychlosti s dobře rozložitelnou kukuřicí je pak zřejné, že travní materiály 

mohou dosahovat obdobných rychlostí tvorby bioplynu. Při aplikaci v reálném provozu v BPS 

pak pomalejší geneze bioplynu z technického konopí (v některých případech i travních 

materiálů) mohou znamenat vyšší nároky na dobu zdržení materiálu v anaerobním reaktoru. 

5.1.4 Sledování vlivu teploty skladování na výtěžnost bioplynu  

V rámci experimentu s různými druhy trav byl sledován vliv teploty skladování čerstvé 

biomasy na produkci bioplynu, respektive na zastoupení methanu. Skladování při teplotě pod 

bodem mrazu (-18 °C) mělo pozitivní vliv na výtěžnost bioplynu, jelikož takto upravené 

materiály vykázaly statisticky významně vyšší produkci bioplynu z intenzivně 

obhospodařovaného hřišťového trávníku (0,61 m3 z kg sušiny) oproti ostatním variantám. U 

extenzivně obhospodařovaného parkového trávníku nebyl vliv tohoto způsobu skladování 

statisticky průkazný. U varianty skladované při -18 °C byla stanovena produkce bioplynu 

0,47 m3/kg sušiny, stejně jako u sušené varianty skladované při teplotě 35 °C. Vyšší produkce 

bioplynu, respektive methanu u úpravy mražením, byla pravděpodobně způsobena dezintegrací 

buněk díky přeměně vody obsažené v rostlinné matrici na led (Montusiewicz et al., 2010). Po 

rozmražení se tak zvýšila přístupnost organického podílu mikroorganismům (Jan et al., 2008). 

Tento efekt se následně projevil intenzivnější enzymatickou hydrolýzou, díky které se zvýšila 

produkce bioplynu, respektive methanu (Bundhoo et al., 2015). 

5.2. Aplikace inovativních metod úpravy kapalné frakce fermentačního 

zbytku  

5.2.1 Aplikace nitrifikace pro úpravu kapalné frakce fermentačního zbytku 

Experimenty zaměřené na nitrifikaci kapalné frakce fermentačního zbytku měly za cíl 

ověřit možnost iniciace a dlouhodobého udržení nitrifikačního procesu v těchto extrémních 

podmínkách (podkapitola 4.3, 4.4 a 4.5).  

Proces nitrifikace v prostředí kapalné frakce fermentačního zbytku byl simulován 

v laboratorních podmínkách s využitím modelu fungujícího na principu tzv. směšovací aktivace 

(CSTR – Completely Stirred Tank Reactor). Tento systém je výhodný vzhledem ke stabilitě 

podmínek panujících v reaktoru a k minimalizaci inhibičních vlivů, kterým je vystavena 

nitrifikační biomasa (Chudoba et al., 1991; Švehla et al., 2014). V první etapě provozu trvající 

55 dnů byl reaktor provozován bez regulace hodnoty pH, přičemž objem reaktoru činil 1,5 litru. 

Následně došlo v rámci druhé etapy trvající 90 dnů k zavedení regulace pH a 



98 

 

k využití  laboratorního reaktoru o objemu 5 litrů. Již během prvních dnů první etapy provozu 

reaktoru došlo v důsledku nitrifikace k rychlému nárůstu koncentrace dusičnanů, kdy druhý den 

byla zjištěna koncentrace N-NO3
- 250 mg/l. Za tři týdny tato hodnota dosáhla 1540 mg/l. Takto 

rychlý průběh iniciace nitrifikace je ve shodě s Pacek et al. (2016) či Švehla et al. (2014). 

Nevýhodou průběhu procesu nitrifikace bez redukce pH však byly stále vysoké koncentrace   

N-amon na odtoku dosahující 1000 – 1250 mg/l (graf č. 1, podkapitola 4.3; obrázek č. 1A, 

podkapitola 4.4). Účinnost převedení N-amon na oxidované formy tak byla pouze 60 %, mezi 

40. a 50. dnem první etapy se účinnost pohybovala kolem 67 – 68 %. Tato hodnota je blízká 

hodnotám dosaženým v publikaci Botheju et al. (2010) zaměřující se na nitrifikaci digestátu 

v systému SBR (Sequencing Batch Reactor). Autoři uvádějí 75 % účinnost převedení N-amon 

na N-NO3
-. Tato účinnost je ve shodě s výsledky získanými při testech zaměřených na 

nitrifikaci kalové vody (Švehla et al., 2010). Odtokové charakteristiky reaktoru byly v rámci 

první etapy značně nestabilní. To platí v první řadě pro hodnotu pH, která v určitých fázích 

provozu reaktoru klesala až na 5,2. To je samozřejmě vhodné z hlediska minimalizace úniků 

amoniaku při skladování fugátu, jeho aplikaci na půdu či následném tepelném zahušťování. Na 

druhou stranu výkyvy v hodnotě pH způsobovaly dramatickou fluktuaci koncentrace toxických 

forem dusíku, zejména koncentrace nedisociovaného amoniaku a volné kyseliny dusité (FNA, 

free nitrous acid), které inhibovaly aktivitu nitrifikačních organismů, zejména NOB. Proto 

došlo k nekontrolovanému nárůstu koncentrace toxických dusitanů až ke koncentracím N-NO2
- 

1000  mg/l. To samozřejmě vedlo k dalšímu nárůstu koncentrace volné kyseliny dusité 

(13,8 mg/l po třech týdnech, následně až 30,9 mg/l). Tento nárůst pak znamenal inhibici celého 

procesu nitrifikace. Anthonisen et al. (1976) uvádějí, že inhibice volnou kyselinou dusitou může 

nastat již při její koncentraci pohybující se v rozmezí od 0,2 do 2,8 mg/l a například Vadivelu 

et al. (2006a) zjistili, že inhibice může nastat dokonce při koncentraci 0,037 mg/l. V našem 

provozu tak tedy došlo k několikanásobnému překročení těchto koncentrací, které následně 

vyvolalo potlačení aktivity NOB a následně i odolnějších AOB, což je ve shodě s Vadivelu et 

al. (2006b). Z těchto důvodů byla první etapa provozu reaktoru v této fázi ukončena.  

Na základě zkušeností z první etapy se v rámci druhé etapy za účelem stabilizace 

nitrifikačního procesu přikročilo k  regulaci nitrifikace pomocí úpravy pH přídavkem NaOH. 

Ihned po zahájení provozu reaktoru ,v rámci této etapy, došlo opět k rychlému nárůstu 

koncentrace dusičnanů, což je i v tomto případě ve shodě Pacek et al. (2016) či Švehla et al. 

(2014), avšak koncentrace dusitanů během celé této etapy provozu nepřekročila 30 mg/l. 

Ustálení hodnoty pH nejprve na hodnotě 7,0 (prvních 60 dnů etapy), později 6,5 (následujících 
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30 dnů, viz podkapitoly 4.3 a 4.4) se pozitivně projevilo na odtokových charakteristikách, kdy 

více než 99 % vstupního N-amon bylo převedeno do oxidovaných forem. V porovnání 

s nekontrolovanou fází procesu v první etapě v tomto případě, díky stabilním podmínkám 

panujícím v reaktoru, nedošlo k potlačení aktivity NOB bakterií a vedlo k účinné transformaci 

N-amon na N-NO3
-. Odtokové charakteristiky nitrifikačního reaktoru jsou detailněji 

vyhodnoceny v podkapitole 4.5, přičemž na odtoku se vyskytují velice nízké koncentrace         

N-amon (5,9 mg/l) i N-NO2
- (0,34 mg/l) při koncentraci N-NO3

- dosahující průměrně 

5 650 mg/l. 

5.2.2 Úprava kapalné frakce fermentačního zbytku s využitím tepelného zahušťování  

Podkapitoly 4.3, 4.4 a 4.5 se věnují problematice tepelného zahušťování kapalné frakce 

fermentačního zbytku, jelikož tato metoda efektivně řeší možnost snížení objemu surového 

fugátu a zakoncentrování v něm obsažených živin. Vedlejším produktem tepelného 

zahušťování je destilační zbytek neboli destilát. Prvotní úprava pH surového fugátu do kyselých 

hodnot přídavkem kyseliny sírové potvrdila snižující se intenzitu volatilizace N-amon během 

jeho tepelného zahušťování. Okyselení surového fugátu do nízkých hodnot pH (5,0 a 4,0) vedlo 

k zakoncentrování N-amon v tepelně zahuštěném produktu. Tímto způsobem bylo 

zakoncentrováno až 90 % amoniakálního dusíku. Na druhou stranu vyšší hodnota pH (6,0) 

vedla k akumulaci pouze 63 až 74 % N-amon v zahuštěném produktu, přičemž 7 – 14 % 

původního N-amon bylo analyzováno v destilačním zbytku. Tento úbytek množství N-amon 

v zahuštěném fugátu je nesporně způsoben křehkou rovnováhou mezi volným amoniakem a 

jeho iontovou podobou, jejichž zastoupení je závislé na hodnotě pH (Hadj et al., 2009). 

K podobnému výsledku dospěli i Chiumenti et al. (2013), kteří se ve své studii věnovali 

okyselování fugátu přídavkem 35 % kyseliny sírové až do hodnoty pH 3,5 s následným 

tepelným zahuštěním. Ve své studii zjistili, že při pH 3,5 dochází k zakoncentrování až 99,2 % 

N-amon v tepelně zahuštěném fugátu. Pouze 0,8 % amoniakálního dusíku stanovili ve vzniklém 

destilátu. Velmi podobných hodnot blížících se zakoncentrování N-amon do zahuštěného 

fugátu, respektive zanedbatelnému přechodu amoniaku do vzniklého destilátu, bylo dosaženo 

pomocí tepelného zahušťování nitrifikovaného fugátu s hodnotou pH 6,1. Tyto výsledky jsou 

uvedeny v podkapitole 4.5. Důsledkem dvoustupňového systému nitrifikace-tepelné 

zahušťování došlo k efektivnímu převedení N-amon do N-NO3
-. V nitrifikovaném fugátu bylo 

obsaženo pouze 0,2 % původního N-amon, z tohoto množství pak díky následnému tepelnému 

zahuštění přešlo do destilátu pouze 40 % N-amon, což je méně než 0,1 % procenta N-amon 

obsaženém v surovém fugátu před zahuštěním.  
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 V podkapitole 4.5 byly vedle koncentrací jednotlivých forem dusíku publikovány i 

hodnoty chemické spotřeby kyslíku (CHSK), konduktivity a hodnoty pH pro jednotlivé frakce 

systému nitrifikace-tepelné zahuštování. Během nitrifikace dochází v důsledku aerobní oxidace 

organických látek ke změně obsahu CHSK. To bylo pozorováno poklesem hodnoty CHSK 

z 12 000 mg/l na 2 400 mg/l, následné tepelné zahušťování pak znamenalo nárůst na hodnotu 

10 900 mg/l. Obdobných nárůstů koncentrací bylo dosaženo i u koncentrace N-NO3
-, což je 

důležité z pohledu zakoncentrování živin. Snahou o efektivní zakoncentrování živin v prostředí 

fugátu se věnovalo několik vědeckých studií (Bonmatí et Flotats, 2003; Bonmatí et al., 2003, 

Chiumenti et al., 2013 či Li et al., 2016; Khan et Nordberg, 2018), avšak s využitím různých 

úprav bez aplikace předchozí nitrifikace. Khan et Norberg (2018) ve své studii uvádějí, že 

membránovými procesy je možné zakoncentrovat N-amon i prvky jako fosfor či síra do 

dvojnásobných koncentrací, přičemž vzniklý permeát je možné využívat jako technologickou 

vodu v rámci provozu BPS. Zakoncentrování živin výše uváděnými postupy (odpařování, 

membránové procesy) je efektivní z pohledu snížení objemu surových materiálů, avšak 

dostatečně neřeší například problematiku omezení volatilizace N-amon při následném tepelném 

zahuštění (Risberg et al., 2017; Li et al., 2016) či přítomnost vyšších koncentrací NMK při 

aplikaci na půdu (Botheju et al., 2010). 

5.2.3 Koncentrace rizikových prvků a nižších mastných kyselin v jednotlivých stupních 

úpravy kapalné frakce fermentačního zbytku 

V podkapitole 4.3 jsou publikovány analýzy obsahů vybraných rizikových prvků před 

procesem nitrifikace u surového fugátu přicházejícího do nitrifikačního reaktoru a též v jeho 

odtoku, který vyjadřuje tyto charakteristiky v průběhu jeho provozování (tabulka 5, podkapitola 

4.3). V rámci srovnání bylo zjištěno, že vlastní nitrifikací nedošlo k významným změnám 

v koncentracích těchto prvků. Problematika rizikových prvků je současně uvedena 

v podkapitole 4.3 v kontextu legislativních požadavků jak České republiky, tak i dalších států. 

Pokud budeme uvažovat o využití ať už nitrifikovaného fugátu, případně i v kombinaci 

s tepelným zahuštěním, je třeba bezpodmínečně splnit legislativní podmínky České republiky 

vyplývající vyhlášky č. 131/2014 Sb., o stanovení požadavků na hnojiva, případně z vyhlášky 

č. 341/2008 Sb., o podrobnostech nakládání s biologicky rozložitelnými odpady. Možnost 

zařazení tepelného zahuštění například na 50 % původního objemu nepříchází v úvahu u 

takových fermentačních zbytků, jejichž koncentrace rizikových prvků bude na minimálně 50 % 

koncentrace stanovené ve výše uváděných vyhláškách. Z tohoto pohledu je tak důležité 
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důsledně sledovat kvalitu vstupních materiálů, která se následně odráží v kvalitě vznikajícího 

fugátu (Li et al., 2018; Risberg et al., 2017). 

V podkapitole 4.5 byla řešena problematika obsahu NMK v systému nitrifikace-tepelné 

zahušťování a jejich přechod mezi jednotlivými produkty tohoto dvoustupňového systému. 

Koncentrace NMK se odvíjí od kvality vstupních surovin (Li et al., 2018; Risberg et al., 2017) 

a také závisí na vlastní technologii a řízení anaerobního procesu (Ahring et al., 1995). V našem 

případě došlo díky aerobní oxidaci k rozkladu 98,6 % všech NMK obsažených v surovém 

fugátu na cca 70 mg/l. Pokles koncentrace NMK je dobře dokumentován u nitrifikace 

odpadních vod, kde NMK slouží jako zdroj uhlíku pro heterotrofní nitrifikační bakterie (Zheng 

et al., 2018; Lee et al., 2014). Tento pokles obsahů NMK je důležitý při aplikaci fugátů 

s vysokými koncentracemi NMK, před kterými varují například Hjorth et al. (2010). Ty se při 

správném chodu anaerobního reaktoru zpravidla pohybují v rozmezí od 100 mg/l do 300 mg/l 

(Zhang et al., 2012; Maldaner et al., 2018; Lehtomäki et al., 2007), avšak v extrémních 

případech může tato koncentrace dosáhnout 15 000 až 20 000 mg/l (Banks et al., 2011; Zhang 

et al., 2012). Jejich zvýšené koncentrace pak vedou k vyšší mobilitě rizikových prvků v půdě 

díky poklesu hodnoty pH (Zygmunt et Banel, 2009). Vedlejší benefit nitrifikace tak nespočívá 

pouze v převedení N-amon do N-NO3
-, ale vede i k omezení problémů souvisejících 

s koncentrací NMK a jejich následnou aplikací ať už v surové či zahuštěné formě.  
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6. Závěr 

V krátkém rozmezí let 2008 až 2012 došlo k intenzívnímu budování zemědělských BPS. 

Tato zařízení byla instalována zejména ve snaze o zvýšení podílu energie vyrobené z 

obnovitelných zdrojů energie. S masivním rozvojem těchto technologií však vyvstávají různé 

problémy, kterým v době výstavby BPS nebyla věnována patřičná pozornost. V řadě případů je 

možno očekávat nedostatek vhodného substrátu pro výrobu bioplynu. Ještě větším problémem 

může být obrovská produkce fermentačního zbytku. Manipulace s tímto zbytkem je spojena 

s nejrůznějšími technickými a environmentálními problémy. V rámci této disertační práce byla 

komplexně řešena problematika optimalizace produkce bioplynu v BPS právě z těchto dvou 

významných úhlů pohledu. 

První část výzkumu se věnovala využití alternativních plodin jakožto potenciální 

náhrady kukuřice využívané v dnešní době pro produkci bioplynu jako dominantní cíleně 

pěstované plodiny. V našich publikovaných příspěvcích jsme potvrdili, že má smysl uvažovat 

o využití alternativních materiálů – travních odpadů či technickém konopí. Bylo prokázáno, že 

produkce bioplynu z intenzivně obhospodařovaných trávníků (0,55 - 0,64 m3 z kg OS) i 

extenzivně obhospodařovaných parků (0,33 - 0,53 m3 z kg OS), v řadě případů dosahuje 

obdobných hodnot jako silážní kukuřice (0,45 až 0,70 m3 z kg OS). Specifická produkce 

bioplynu z technického konopí (0,48 - 0,58 m3 z kg OS) je sice oproti hnojené trávě nižší, avšak 

i zde platí, že dosahuje hodnot na spodní hranici rozsahu typického pro silážní kukuřici.  

Druhá část výzkumu byla zaměřena na dvoustupňovou úpravu fugátu postupem 

nitrifikace-tepelné zahušťování, přičemž reflektuje aktuální problémy spojené s nadměrnou 

produkcí fermentačního zbytku a nutností řešení situace spojené s jeho zpracováním při 

současném dodržení všech legislativních předpisů. Bylo prokázáno, že nitrifikaci lze účinně 

aplikovat i v extrémním prostředí fugátu, které je charakteristické vysokými koncentracemi    

N-amon i dalších látek. Účinnost převedení N-amon na N-NO3
- může v těchto podmínkách 

dosahovat až 100 %, což je žádoucí z hlediska minimalizace ztrát dusíku při manipulaci 

s fugátem. Dlouhodobým pokusem bylo zjištěno, že v prostředí fugátu je možné účinně snížit 

hodnotu pH až na 5,0, avšak tyto výsledky zatím nebyly publikovány.  

Zároveň bylo prokázáno, že zařazení tepelného zahušťování vede v kombinaci 

s předešlou nitrifikací fugátu k efektivnímu zakoncentrování živin při minimální intenzitě 

úniku amoniaku do destilátu. Destilát je pak možno využít v rámci BPS jako procesní vodu. 
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Zde je však třeba brát v potaz, že zařazení tepelného zahušťování je možné pouze při úpravě 

takového fugátu, jehož parametry splní i po této úpravě legislativou stanovené limity 

koncentrací rizikových prvků a dalších polutantů.  
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