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Abstrakt 
Tato diplomová práce se zabývá posouzením efektivity sorpce rizikových 

kovů/metaloidů (As, Sb, Cr, Cd, Co, Cu, N i , Pb a Zn) za použití pyrolyzovaných 

čistírenských kalů získaných z různých čistíren odpadních vod (PK01, PK02 , PK03 , 

PK04, PK05). Nejprve byly detailně posouzeny základní vlastnosti materiálů -

chemické složení, specifický povrch, obsah popela, kationtová výměnná kapacita 

a pH. N a základě experimentu testování sorpční kinetiky bez kontroly pH, při p H 5 

a při p H 7 bylo zjištěno, že na sorpci rizikových kovů/metaloidů má v l iv především 

hodnota p H vstupního materiálu. Ve lmi dobrých výsledků efektivity sorpce 

dosahoval pyrolyzovaný čistírenský kal v případě Cu , Pb a Zn , ale i ostatní rizikové 

kovy/metaloidy byly za určitých podmínek efektivně sorbovány. Nejméně 

vhodným materiálem této práce byl na základně hodnot p H vyhodnocen materiál 

PK04. Z hlediska efektivity sorpce vykazoval nejlepší hodnoty materiál PK03 , 

k dalšímu testování by ale mohly být potenciálně využity i materiály P K 0 1 , PK02 

nebo PK05 . Vhodně zvolený pyrolyzovaný čistírenský kal by mohl být účinným 

činidlem například při remediaci kontaminovaných půd rizikovými 

kovy/metaloidy. 

Klíčová slova 

pyrolýza, kal C O V , kinetika sorpce, rizikové kovy, metaloidy, p H 



Abstract 
This diploma thesis deals with the assessment of the sorption efficiency of 

risk metal(loid)s (As, Sb, Cr, Cd , Co, Cu , N i , Pb and Zn) using pyrolyzed sewage 

sludge obtained from various wastewater treatment plants (PK01, PK02 , PK03 , 

PK04, PK05) . Firstly, the basic properties of the materials were assessed in detail -

chemical composition, specific surface, ash content, cation exchange capacity and 

pH. Based on the sorption kinetics experiment without p H control, at p H 5 and at 

p H 7, it was found that sorption of risk metals(loid)s is mainly influenced by the 

p H value of the input material. Pyrolyzed sewage sludge achieved very good 

sorption efficiency results for Cu , Pb and Zn , but even other risk metals(loid)s were 

efficiently sorbed under certain conditions. The material PK04 was assumed to be 

the least suitable, considering the p H values. In terms of sorption efficiency, the 

material PK03 showed the best values, but the materials P K 0 1 , PK02 or PK05 were 

also promising to be used for further testing. A n appropriately selected pyrolyzed 

sewage sludge could be an efficient amendment for the contaminated soils 

remediation of risk metals(loid)s for instance. 

Keywords 

pyrolysis, waste water treatment plant sludge, sorption kinetics, risk metals, 
metalloids, p H 
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1 Úvod 

Čistírenský kal je vedlejším produktem procesu čistění odpadních vod. 

Likvidace čistírenských kalů je problematická, a proto jsou vyhledávány další 

možnosti využití tohoto materiálu. N a složení čistírenského kalu má velký v l iv původ 

odpadních vod (Kyselová a kol., 2018). Samotný čistírenský kal obsahuje velké 

množství znečisťujících látek, rizikové kovy/metaloidy, ale i organickou hmotu 

s makro či mikro živinami, díky kterým je čistírenský kal potenciálně vhodným 

materiálem pro zlepšení vlastností půdy (Liu a kol . , 2014). 

Jednou z možností úpravy čistírenských kalů je výroba biocharu pomocí 

pyrolýzy. Vzniklý produkt je potenciálním adsorbentem s cennými vlastnostmi 

pro další využití. Hlavními výhodami pyrolyzovaného čistírenského kalu je jeho 

schopnost vázat či adsorbovat znečišťující látky a rizikové kovy/metaloidy, tento 

materiál je vhodný k obnově degradované půdy a může zvýšit výnosnost plodin (Chun 

a kol. , 2004). Pyrolyzovaný čistírenský kal definují jeho fyzikálně-chemické 

vlastnosti, a to zejména elementární složení, specifický povrch, velikost a objem pórů, 

funkční skupiny, povrchová morfologie a obsah rizikových kovů (Rangabhashiyam 

a kol. , 2022). Další klíčovou vlastností tohoto materiálu je p H a jeho schopnost 

zvyšovat p H prostředí, tato změna napomáhá k vysrážení volných iontů rizikových 

kovů/metaloidů do stabilnějších forem (Bolan a kol. , 2013). 

Rizikové kovy/metaloidy a jejich koncentrace v životním prostředí představují 

závažný globální problém, některé mohou působit toxicky již při nízkých 

koncentracích. Tyto kontaminanty se v životním prostředí vyskytují jak přirozeně 

(zvetrávaním matečných hornin), tak vlivem antropogenní činnosti (průmysl, 

zemědělství, těžba, doprava aj.) (Makovníková a kol. , 2006). Wang a kol. (2020) 

udávají, že stále neexistuje mnoho studií, které by pojednávaly o využití 

pyrolyzovaného čistírenského kalu pro odstranění rizikových kovů/metaloidů 

z životního prostředí. 

Tato diplomová práce je zaměřena na posouzení potenciálu různých 

pyrolyzovaných kalů pro účely záchytu kontaminantů v prostředí a jejich možného 

využití jako účinných sorbentů. Před přímou aplikací nových typů sorbentů 

do prostředí (např. kontaminovaných půd) je nutné laboratorně ověřit jejich chování 

a efektivitu. Z tohoto důvodu bylo zvoleno testování kinetiky sorpce v laboratorních 
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roztocích pro širokou škálu rizikových kovů/metaloidů (arsen, antimon, chrom, 

kadmium, kobalt, měď, nikl , olovo, zinek), a to při různých podmínkách pH. Právě 

tyto rizikové prvky se řadí mezi toxikologický nej významnější. 
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2 Cíle práce 

Hlavním cílem diplomové práce bylo posoudit sorpční účinnost vybraných 

upravených čistírenských kalů pro záchyt kovů/metaloidů z vodných roztoků 

a zhodnotit jejich potenciál pro dekontaminaci prostředí v závislosti 

na charakteristikách materiálu a podmínkách pH. B y l y stanoveny následující dílčí cíle: 

• detailní charakterizace vstupních materiálů, 

• testování kinetiky sorpce pro různé typy kontaminantů, 

• zhodnocení vlivu p H na efektivitu sorpce. 
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3 Čistírenský kal 

3.1 Vznik čistírenského kalu 

Čistírna odpadních vod (dále jen C O V ) je zařízení, ve kterém probíhá čistění 

odpadních či znečištěných vod (Obrázek 1). Při samotném čistění dochází k oddělení 

pevných částic od kapalných, a to nejprve mechanickým (primárním) stupněm 

předčištění - využívány jsou především česle a lapáky písku, štěrku či tuků. 

Předčištěná odpadní voda je následně separována v usazovacích nádržích, kde dochází 

k usazení tzv. primárního kalu na dno nádrže, odkud je přemístěn do vyhnívacích 

nádrží. Jedná se o kal, který má převážně biologickou povahu (Junga a kol . , 2015). 

Dalším stupněm čistění vod je biologické čistění. V aktivačních nádržích 

mikroorganismy vyžírají biologické znečištění. Pro vytvoření vhodných podmínek 

pro mikroorganismy je nutné aktivační nádrže provzdušňovat. V dosazovacích 

nádržích se usazuje tzv. sekundární kal. Jedná se o kal, který je přebytečný a je složen 

z nerozložených organických látek a z biomasy (Junga a kol . , 2015). 

V některých C O V probíhá i další typ čistění, a to terciární čistění. Toto čistění 

dočišťuje odpadní vodu, odstraňuje z ní fosfor, nerozpuštěné látky a patogeny. Kaly 

jsou dále zpracovávány a voda odtéká do recipientu (Junga a kol . , 2015). 

Mechanické čištění Biologické čišténí 

přítok 
odpadní vody 

Lapák 
štěrku Česle, 

síta 

štěrk 

Lapák 
pískj 

Usazovací 
nádrž 

Aktivační 
nádrž 

vratný hal 

shrabky písek primární kal 
> 0,2 mm < 0,2 mrn Kalové 

hospodářství 

Dosazovací 
nádrž 

Terciálni odtok vyčištěné 
Čištěni odpadni vody 

přebytečný kal 

Obrázek 1: Blokové schéma standardní technologické linky čistírny městských odpadních vod (Junga a kol, 2015). 

Surovým kalem nazýváme kal, který nebyl stabilizován, tento kal obsahuje 

organické látky v sušině (přibližně 70 %) a může být tvořen patogenními 

mikroorganismy (Lyčková a kol. , 2008). V zákoně č. 541/2020 Sb., o odpadech je 

surový kal klasifikován jako ostatní odpad, ovšem během přepravy neupraveného kalu 

musí být vzhledem ke zdravotním rizikům dodržena opatření, jako by se jednalo 

o nebezpečný odpad. V C O V jsou proto využívány takové technologie, 
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které přeměňují surový kal na kal stabilizovaný, který j iž není považován 

za nebezpečný odpad. 

3.2 Vlastnosti čistírenského kalu 

Čistírenský kal je směsí dvou a více odpadních látek. Jedna z látek se nachází 

v kapalném skupenství a tvoří tak kapalnou fázi, druhá látka se nachází ve skupenství 

pevném a je rozptýlena uvnitř j iž zmíněné kapalné fáze. Charakter vazeb vody 

na pevnou fázi není v celém jejím objemu stejný. Vodu je možné oddělit 

od čistírenského kalu pomocí sedimentace, zahušťováním, odvodňováním 

anebo vysoušením, záleží zejména na tom, jak pevně je voda vázána v kalu (Lyčková 

a kol . , 2008). Hustota kalu závisí na obsahu sušiny kalu, druhu kalu a teplotě. Obecně 

platí, že hustota kalu je vyšší než hustota vody, a to především na počátku měrného 

teplotního intervalu 10-50 °C. Z toho vyplývá, že se zvyšující se teplotou hustota kalu 

klesá (Elsässer a kol . , 2006). Koncentraci čistírenského kalu lze vyjádřit v procentech 

(%), a to jako obsah sušiny kalu anebo v gramech na litr (g/l). S koncentrací je úzce 

spjata konzistence čistírenského kalu (Dohányos, 2006). 

3.3 Složení čistírenského kalu 

Surový čistírenský kal je směsí primárního a sekundárního kalu. Složení 

surového čistírenského kalu je závislé především na původu odpadní vody, která je 

do C O V přiváděna, dále na zvolené aplikované technologii čistění odpadních vod 

a na průběhu procesů ošetření kalů (Malý a kol . , 1996). 

Ka ly se skládají ze suspenze pevných částic a agregovaných koloidních částic. 

Tyto částice se vyskytují přímo v odpadních vodách a zároveň vznikají při samotných 

čisticích procesech (Dohányos, 2006). Čistírenský kal obsahuje několik složek: 

netoxické látky, toxické látky, organické látky, anorganické sloučeniny a vodu. M e z i 

netoxické látky řadíme sloučeniny fosforu a dusíku a také organické látky v sušině. 

Toxické látky jsou složeny zejména z rizikových kovů a metaloidů (As, Cd, Cr, Cu, 

Hg , N i , Pb, Zn), ty mohou být v koncentraci 1-1000 mg/kg sušiny. M e z i toxické látky 

obsažené v čistírenském kalu dále řadíme P C B (polychlorované bifenyly), P A U 

(polycyklické aromatické uhlovodíky), dioxiny, pesticidy, alkylsulfofenoly, 

polyfenoly, patogeny a další toxické mikroorganismy. Anorganické sloučeniny 

v čistírenských kalech se vyskytují na bázi Si, AI , Ca, M g a další (Jeníček a kol. , 2009). 
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3.4 Rizikovost čistírenského kalu 

Čistírenský kal obsahuje potenciálně rizikové složky, které jsou úměrně 

k vysokému množství produkovaného kalu významnou ekologickou zátěží. Již bylo 

zmíněno, že čistírenský kal neobsahuje jen rizikové kovy/metaloidy a další 

znečišťující látky, obsahuje také makro/mikro živiny a organickou hmotu, díky nímž 

je čistírenský kal cenným a potenciálně vhodným materiálem pro zlepšení vlastností 

půdy (Liu a kol . , 2014). Tradičně se proto kal používal jako hnojivo 

v zemědělství (Chen a kol . , 2014). Nicméně mezi další „novodobá" rizika 

čistírenského kalu, který může např. negativně ovlivnit biodiverzitu, patří obsah 

syntetických organických látekjako jsou léčiva, hormonální antikoncepce atp. Metody 

odstranění těchto látek jsou ale stále ve fázi vývoje. Hu a kol . (2021) se zabývají 

termochemickými procesy, které by mohly vykazovat slibné výsledky při nakládání 

s čistírenskými kaly. Tyto procesy by mohly účinně ničit patogeny, snižovat objem 

odpadu a obnovovat energii a zdroje. 

Rizikové je i samotné nakládání s čistírenským kalem, ať už se jedná o sanitární 

skládkování s nutností imobilizace či stabilizace nebo spalování, využití surového 

materiálu nebo aplikace čistírenského kalu jako hnojiva v zemědělství. Některé 

z těchto typů zpracování kalu jsou postupně zakazovány a místo nich se vyvíjí 

ekonomicky a především environmentálne přijatelnější řešení, např. ve formě 

pyrolyzovaného čistírenského kalu (Chen a kol . , 2014). 
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4 Pyrolýza 

V poslední době se Evropská unie a O S N snaží přeměnit lineární ekonomiku 

na oběhovou, cílí především na nízkouhlíkové hospodářství využíváním 

obnovitelných zdrojů, které by vedlo ke snížení imisí skleníkových plynů. Mez i 

obnovitelné zdroje patří biomasa, která slouží k výrobě energie a cenných materiálů 

jako je tzv. biochar (biouhel). Samotný proces pyrolýzy probíhá za pomoci průtoku 

inertního plynu. Vstupní materiál (biomasa, čistírenský kal) je zahříván na vysokou 

teplotu bez přítomnosti kyslíku. Výsledné produkty pyrolýzy bývají v plynné, kapalné 

a pevné fázi, jedná se konkrétně o syntézní plyn, dehet, bioolej a biochar (Han a kol., 

2012). Při produkci biocharu dochází k výrobě vysoce energetického pyrolýzního 

plynu. Samotný uhlík se neuvolňuje ve formě CO2 do atmosféry, ale zůstává uložen 

ve struktuře materiálu (dochází k tzv. karbonizaci). Vedlejší produkty pyrolýzy mohou 

být znovu využívány pro výrobu tepla při procesu pyrolýzy (Zhong a kol. , 2010). 

Biochar může být stabilní po stovky let, což naznačuje jeho dlouhodobou 

životaschopnost (Leng & Huang, 2018). Biochar má více možností využití, nejvíce 

zkoumaná je však aplikace biocharu do půdy. Díky biocharu totiž půda zvyšuje svou 

produktivitu, a tím dochází k vyšším výnosům plodin. M i m o j iné může aplikace 

biocharu do půdy zvýšit příjem živin rostlinami (Krishnakumar a kol., 2014), zvýšit 

zadržování živin v půdě a množství rostlinami dostupné vody (Lehmann a kol . , 2003), 

zvýšit p H a mikrobiální aktivitu půdy (El-Naggar a kol . , 2019) a umožnit lepší 

penetraci kořenů, infiltraci vody a dokáže zlepšit provzdušnění půdy (Krishnakumar 

a kol. , 2014). Biochar slouží také jako krmivo pro zvířata, jako sorbent kontaminantů 

a zároveň je biochar obdobou aktivního uhlí. 

4.1 Pomalá pyrolýza 

Běžně se pomalá pyrolýza nazývá také karbonizace, která má za cíl 

vyprodukovat co nej větší podíl pevné složky. Jedná se o nej starší formu pyrolýzy, 

která se tradičně používá pro výrobu dřevěného uhlí. Je ze všech druhů pyrolýzy 

nejméně energeticky náročná. Teplota pomalé pyrolýzy se pohybuje okolo 400 °C. 

Vstupní materiál pyrolýzy je pomalu zahříván a doba setrvání materiálu v reaktoru 

může trvat v rozmezí minut až hodin. Nej modernější formy pomalé pyrolýzy zahrnují 

podíl plynné, kapalné i pevné fáze; rychlost i teplota pyrolýzy bývají vyšší a doba 

setrvání se pohybuje v řádu minut (Basu, 2010). 
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Mezi moderní přístroje, které využívají pomalou pyrolýzu, patří karbonizační 

pece nebo reaktory. Tyto přístroje fungují za pomoci řízeného karbonizačního procesu, 

který je automatizovaný a zajišťuje proto efektivitu a kvalitu produktu (Ochodek 

a k o l , 2007). 

4.2 Rychlá pyrolýza 

Rychlá pyrolýza je moderní technologií s velikým potenciálem využití, 

které je zaměřeno na přeměnu biomasy či odpadních materiálů na produkty s vyšší 

energetickou kapacitou (kapaliny, plyny, pevné látky). Hlavním produktem je kapalná 

složka či olej. Samotný proces rychlé pyrolýzy probíhá v reaktoru, kde dochází 

k rychlému zahřátí vstupního materiálu, který je následně udržován při konstantní 

teplotě mezi 450 °C a 600 °C po dobu maximálně dvou vteřin. Následně je výsledný 

produkt pyrolýzy prudce ochlazen, dochází ke kondenzaci a vzniku velkého množství 

pyrolýzního oleje. Pyrolýzní olej je využíván jako palivo nebo je dále chemicky 

zpracováván. Vyrábí se z něj hnojiva, lepidla nebo aromatické látky. M e z i vedlejší 

produkty rychlé pyrolýzy patří pyrolýzní koks a pyrolýzní plyn, tyto produkty se často 

využívají znovu v procesu pyrolýzy jako zdroje tepla (Jakubes a kol . , 2006). 

4.3 Ultra rychlá pyrolýza 

Rozdíl mezi ultra rychlou pyrolýzou a rychlou pyrolýzou je zejména 

v konstrukci pyrolýzního zařízení. Zařízení, které umožňuje ultra rychlou pyrolýzu, 

musí obsahovat obraceč vsázky, separator pevných částic nebo míchač. V těchto 

součástech zařízení dochází k oddělování zkapalnitelných a nezkapalnitelných 

plynných částic od pevných částic. Tato funkce zajišťuje vysoký výnos výsledného 

produktu, jelikož j e zrychlen čas procesu sušení (Basu, 2010). 

4.4 Blesková pyrolýza 

Jedná se o nejrychlejší druh pyrolýzy, trvá v řádu desetiny vteřiny při teplotě 

v rozmezí 900-1300 °C. Aby bylo možné v tak krátkém časovém úseku dosáhnout tak 

vysoké teploty, je nutné, aby byla velikost částic co nejmenší. K bleskové pyrolýze 

jsou využívány reaktory kuželové a ablační. Hlavním produktem bleskové pyrolýzy je 

pyrolýzní olej, mezi vedlejší produkty se řadí pyrolýzní koks a pyrolýzní plyn, ty jsou 

následně znovu využívány pro výrobu tepla jako u rychlé pyrolýzy (Zhong a kol. , 

2010). 
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5 Pyrolyzovaný kal 

5.1 Výroba pyrolyzovaného kalu 

Pevná složka (tj. biochar nebo jen char), která vzniká jako vedlejší produkt 

pyrolýzy čistírenského kalu, je nazývána pyrolyzovaný kal. Jedná se o černou formu 

uhlíku, která obsahuje uhlíkové materiály od elementárních nebo grafitových 

až po polyaromatické (Chun a kol. , 2004). S rostoucí teplotou pyrolýzy obecně vzniká 

menší množství pevné složky, tj. pyrolyzovaného kalu (Chen a kol. , 2014). 

Výroba pyrolyzovaného kalu probíhá v reaktoru za různých teplotních 

a tlakových podmínek (Obrázek 2). Při teplotě mezi 100 °C a 200 °C dochází 

k vysoušení, fyzikálnímu odštěpování navázané vody, uvolňování těkavých 

uhlovodíků a dehtových par. Po dosažení teploty 250 °C probíhá deoxidace, 

depolymerace a desulfurace. Ke vzniku metanu a dalších alifatických uhlovodíků 

dochází při teplotě 340 °C, ke karbonizaci při teplotě 380 °C. Při teplotě 400 °C 

dochází ke štěpení vazeb uhlík - dusík a uhlík - kyslík. Při teplotě mezi 400 °C a 600 

°C dochází k vylučování bi túmenové složky materiálu a vzniká bioolej a polokoks. 

Při teplotách vyšších než 600 °C dochází ke štěpení silnějších vazeb, čímž vznikají 

plynné fáze s nižším obsahem vodíku a polokoks se začíná přeměňovat na biochar 

(Rosemann R., 1998). Podle teploty v reaktoru lze pyrolýzu rozdělit na nízkoteplotní 

(< 500 °C), středněteplotní (500-800 °C) a vysokoteplotní (> 800 °C) (Jakubes a k o l , 

2006). Teplota pyrolýzy ovlivňuje navíc kyselost nebo zásaditost výsledného produktu 

(pH 5-12 v rozmezí 300-700 °C; Hossain a k o l , 2011). 

Sewage sludge Sludge-char quality Sludge-char 

Obrázek 2: Schéma procesu pyrolýzy (Moško a kol, 2021). 

9 



Na množství výsledného produktu má vliv doba trvání pyrolýzy. Podle 

rychlosti zahřívání může být pyrolýza rozdělena na rychlou a pomalou (Ochodek 

a kol . , 2007). Jednotlivé druhy pyrolýzy jsou rozepsány v kapitole č. 4. V případě 

čistírenského kalu závisí podmínky pyrolýzy na vlastnostech konkrétního vstupního 

materiálu, které se liší od vlastností biomasy. Výsledkem rychlé pyrolýzy jsou 

převážně kapalné a plynné produkty. Rychlá pyrolýza trvá několik málo vteřin 

a probíhá při teplotě mezi 450 °C a 650 °C, zatímco pomalá pyrolýza probíhá v řádech 

minut či hodin při maximální teplotě 450 °C. Výsledkem pomalé pyrolýzy je podobný 

podíl kapalného, plynného a pevného produktu (Jevič a kol. , 2006). 

5.2 Vlastnosti pyrolyzovaného kalu 

Mnoho studií uvádí, že pyrolyzovaný kal (Obrázek 3) může napomáhat 

k obnově degradované půdy, zvýšit výnosnost plodin a adsorbovat kontaminační látky. 

Velikost mikropórů pyrolyzovaného kalu je mnohem menší než u aktivního uhlí, 

avšak schopnost adsorbovat znečišťující látky nebo rizikové kovy/metaloidy má 

pyrolyzovaný kal srovnatelnou nebo dokonce lepší než aktivní uhlí (Chun a kol. , 

2004). Pyrolyzovaný kal je uhlíkový a minerální adsorbent s hojným zastoupením 

minerálních oxidů (Singh a kol . , 2010). Mechanismy adsorpce závisí na typu, 

charakteru a vlastnostech biocharu a dalších podmínkách adsorpce (Cao a kol . , 2009; 

Harvey a kol . , 2011; L u a kol . , 2012). Fyzikální a chemické vlastnosti pyrolyzovaného 

kalu závisí především na zdroji čistírenského kalu a také na teplotních podmínkách 

samotné pyrolýzy (Hossain a kol . , 2011). Obecně se dá říct, že při vyšších teplotách 

pyrolýzy dochází ke zvyšování p H biocharu. Při pyrolýze s vyšší teplotou se totiž 

uvolňují alkalické soli z organické matrice vstupního materiálu (Ding a kol . , 2017). 

Teplota pyrolýzy může ovlivňovat velikost povrchu částic biocharu, povrch totiž 

s vyšší teplotou roste. S vyšší teplotou pyrolýzy bývá krystalická struktura biocharu 

uspořádanější (Liu a kol . , 2015). Biochar vyrobený za vyšší teploty než 600 °C může 

při aplikaci do půdy zvyšovat salinitu půdy a tím negativně ovlivnit růst rostlin 

(Martínez-Ballesta a kol . , 2006). 
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Obrázek 3: Pyrolyzovaný čistírenský kal (FuturENVIRO, 2014). 

5.3 Složení pyrolyzovaného kalu 

Z hlediska složení je pyrolyzovaný kal bohatý na uhlovodíky a anorganickou 

hmotu (Nipattummakul a kol . , 2010; Pedroza a kol . , 2014). Pyrolyzovaný kal je dále 

bohatý na obsah minerálních (popelových) složek, mezi které se řadí alkalické kovy 

(K, N a atd.) a kovy alkalických zemin (Ca, M g atd.), které jsou často zastoupeny 

ve formě uhličitanů, fosfátů nebo oxidů (Cao & Harris, 2010; X u a kol . , 2014). 

Pyrolyzovaný kal může působit jako přímý zdroj minerálních živin, který podporuje 

růst plodin, a to zejména díky minerálním složkám, které sám obsahuje (Amini a kol. , 

2015). Anionty uvolňované z minerálů obsažených v pyrolyzovaném kalu hrají 

důležitou roli při odstraňování rizikových kovů/metaloidů. Díky těmto minerálům 

dochází k vytváření kovových sraženin (Inyang a kol . , 2015). Zvýšená adsorpční 

kapacita biocharu je dána jeho strukturou, pro kterou je typický velký měrný povrch 

a vysoký obsah aromatického uhlíku (Jindo a kol . , 2012). Základní struktura biocharu 

má amorfní vlastnosti a nacházejí se v ní místa s krystalickým charakterem, ten je 

vytvořen za pomoci aromatických vrstev, které jsou v různých směrech síťovitě 

spojeny a vykazují elektrickou vodivost. M e z i nevodivé části biocharu patří minerály, 

těkavé látky a aromaticko-alifatické sloučeniny. Pro biochar je typická porézní 

struktura, které zahrnuje makropóry, mesopóry i mikropóry. Ze struktury biocharu je 

možné vyčíst i morfologii vstupního materiálu (Lehmann & Joseph, 2009). 
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5.4 Rizikovost pyrolyzovaného kalu 

Aplikace pyrolyzovaného kalu do půdy s sebou přináší určitá rizika. Vysoký 

obsah některých prvků v pyrolyzovaném kalu, zejména rizikových kovů/metaloidů, by 

mohl mít negativní v l iv na zdravotní stav organismů (Buss a kol . , 2016). Pokud 

nedojde k odpopelnění pyrolyzovaného kalu, může být také omezena sorpce 

organických sloučenin (Sun a kol . , 2013; Zhang a kol . , 2013). Další riziko, 

které pyrolyzovaný kal představuje, je ekotoxicita vodných výluhů půdy, která by 

mohla mít negativní vl iv na vodní organismy (Bastos a kol . , 2014). Riziko, 

které biochar obecně představuje, je spojeno s jeho strukturou, ta je totiž zdrojem 

prachu a může způsobovat různá onemocnění dýchacích cest. U některých plodin 

může biochar snížit dostupnost vody a živin kvůli své schopnosti sorpce. Biochar může 

být paradoxně zdrojem kontaminantů, jako jsou rizikové kovy a metaloidy, 

polycyklické aromatické uhlovodíky, rozpuštěný organický uhlík nebo těkavé 

organické sloučeniny (Six, 2014). Mez i další vlastnosti, které biochar představuje 

a jsou považovány za rizikové, je jeho schopnost měnit složení, množství 

a různorodost mikroorganismů nacházejících se v půdě. Zároveň také představuje 

riziko zadržování pesticidů v půdě, což může mít negativní v l iv na klíčení rostlin 

(Hussain a kol . , 2017). Největším rizikem pyrolyzovaného kalu je fakt, že samotná 

problematika tohoto materiálu není zatím dostatečně zanalyzována (Qian a kol . , 2015). 
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6 Rizikové kovy a metaloidy 

6.1 Arsen (As) 

Přirozeně se As vyskytuje zejména v horninách, avšak jeho koncentrace se 

podle typu hornin velmi liší, nejvíce koncentrovaný je v horninách břidlicového typu, 

naopak nejméně koncentrovaný je v horninách žulového, vápencového 

a pískovcového typu. Arsen se vyskytuje přirozeně i v mořských, říčních 

a podzemních vodách (Ng a kol . , 2001). 

Dalším zdrojem As je lidská činnost, především průmysl a těžba nerostných 

surovin. Těžbou a zpracováním neželezných kovů a spalováním fosilních paliv jsou 

kontaminovány půdy, voda i vzduch (WHO, 2010). Dříve byly využívány anorganické 

sloučeniny As v zemědělství jako herbicidy aplikované do půdy a jejich koncentrace 

byla až 700 kg As/ha. Arsen se vyskytuje i v různých formách odpadu, v nej vyšších 

koncentracích se vyskytuje u skládkovaného chemicky ošetřeného dřeva 

nebo v hlušinách z těžby neželezných kovů. Významné zastoupení As je 

v čistírenských kalech, které obecně obsahují velké množství rizikových 

kovů/metaloidů (Ng a kol . , 2001). 

Do organismů se As dostává především požitím nebo vdechnutím, kumuluje 

se v játrech a ledvinách. Toxicita sloučenin As ve formě A s 3 + vyvolává střevní 

a žaludeční potíže, záněty mozkových blan, ledvin, míchy nebo kůže, může způsobit 

i obrnu dýchání. Sloučeniny arsenu ve formě A s 5 + jsou karcinogenní (Pavlovský, 

2014). 

6.2 Antimon (Sb) 

Přirozeně se Sb vyskytuje především v důsledku zvetrávaní skalních masivů. 

Hlavním zdrojem Sb v prostředí je však antropogenní činnost, jedná se totiž o jednu 

z komponent brzdových destiček v automobilovém průmyslu. V brzdových destičkách 

se vyskytuje v pojivu, které drží destičky pohromadě, sloučenina Sb zajišťuje lepší 

stabilitu tření a redukuje kmity (Uexkiiľl a kol . , 2005). 

V blízkosti hutí, u výroben hnojiv a výpustí odpadních vod se vyskytují půdy 

s vysokými koncentracemi Sb. Výskyt Sb v sulfidických rudách je spjat s vysokou 

koncentrací As a přítomnost Sb v půdě je spojena také s výskytem zlata. Antimon se 

vyskytuje především v horních vrstvách půdy, s hloubkou se jeho koncentrace snižují. 
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Tento jev by mohl poukazovat na to, že zdroj Sb je atmosférický. Není potvrzeno, 

že by Sb pronikal z kontaminovaných půd v jakýchkoliv formách do organismů 

(Filella a kol . , 2002). 

6.3 Chrom (Cr) 

Chrom se přirozeně vyskytuje v horninách, ale i v organismech, vegetaci, 

sopečném prachu a plynu. Obecně se Cr dostává do ovzduší antropogenně ve formě 

jemných prachových částic ze spaloven fosilních paliv, cementáren, spaloven 

komunálního odpadu, výfukových plynů automobilů ( M Z P , 2004). 

Dalším antropogenním zdrojem Cr jsou průmyslové odpadní vody, 

a to především z odvětví těžby neželezných rud, povrchových úpraven kovů, 

ale také z textilního a kožedělného průmyslu. V e vyšších koncentracích se C r nachází 

na půdách, kde byly aplikovány čistírenské kaly anebo na půdách skládek, které nejsou 

dobře zabezpečeny ( M Z P , 2004). Zároveň je Cr obsažen v některých minerálních 

hnojivech, dále pak v ocelářských struskách, které jsou bohaté nejen na chrom, 

ale i na fosfor a vápník (Bencko a kol . , 1995). 

Chrom se do lidského organismu dostává nejčastěji inhalací. Při nedostatku Cr 

v lidském těle může docházet k opožděnému růstu, cévním poruchám, zrychlenému 

projevu stárnutí anebo k nechtěným změnám na aortě. Obecně se Cr vyskytuje v krvi, 

a to v různých formách. Jako Cr 1 1 1 se pojí s proteiny krevní plazmy a ve formě C r V I se 

váže na červené krvinky. Právě chrom C r V I ale vykazuje i negativní vlastnosti, může 

totiž vyvolávat alergie a řadí se mezi karcinogény. Obecně je akutní otrava Cr velmi 

vzácná, u C r jsou typické spíše otravy chronické, které se projevují podrážděním 

dýchacích cest, krvácením z nosu nebo astmatem (Rusek., 2001). 

6.4 Kadmium (Cd) 

Přirozeně se C d vyskytuje v zinečnatých rudách. Pomocí rafinace olova (Pb), 

mědi (Cu) nebo zinku (Zn) je C d získáváno jako vedlejší produkt. Kadmium se 

vyskytuje v životním prostředí především vlivem lidské činnosti, těžbou rud zinku 

a železa, spalováním fosilních paliv, výrobou plastů nebo špatnou likvidací 

akumulátorových baterií. Zdrojem C d v životním prostředí jsou odpadní vody z těžeb 

a zpracování rud, hutí, povrchových úprav kovů galvanickým pokovováním. Zdrojem 

ale také může být průmysl, a to fotografický, textilní, kožedělný anebo chemický 

( M Z P , 2011). Vysoký výskyt C d je i v čistírenských kalech, které jsou aplikovány 
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na půdy v podobě hnojiv (Voet a kol . , 2000). D o vody a půdy se C d dostává 

také z ovzduší, následně pak může vstupovat do potravinového řetězce (Satarug a kol . , 

2010). 

V organismech se C d usazuje v nadledvinkách a v kostech. Ke kumulaci C d 

dochází při nedostatku vápníku v přijaté potravě. Otrava C d se projevuje především 

dusností a zažívacími problémy, může ale také docházet k selhání ledvin, plic a srdce. 

Kadmium se řadí mezi zvláště nebezpečné látky a řadí se mezi karcinogény 

(Pavlovský, 2014). 

Některé druhy zeleniny jsou bohaté na obsah Cd , především pak špenát, 

hlávkový salát nebo mrkev, vysoký obsah C d byl zaznamenán i v některých jedlých 

houbách nebo olejnatých semenech. Nejvyšší koncentrace C d uvnitř živočichů byly 

naměřeny v ledvinách a v játrech. Do organismů se C d dostává především v rozpuštěné 

formě v pitné vodě (Cibulka a kol . , 1991). 

6.5 Kobalt (Co) 

Kobalt se vyskytuje přirozeně především v kobaltových rudách, v čedičových 

horninách a břidlicích obsahujících železo (Fe) a hořčík (Mg). V menším množství je 

Co zastoupen v žulových horninách a sedimentech (Carr a kol . , 1961). Extrahovat Co 

je možné z několika rud, zejména pak z rud měděných, stříbrných, niklových, 

zinkových, manganových a arsenových (Greenwood a kol . , 1993). 

Do životního prostředí se Co dostává z odpadních vod hutního a galvanického 

průmyslu. Využití Co je především v hutním odvětví, vyrábí se z něj ocel, 

která odolává korozi. Ze slitiny Co a Cr se vyrábí protézy a kovové implantáty, jsou 

totiž odolné vůči tělním tekutinám. Své využití má slitina Co i ve stomatologii. Dále 

se Co využívá při výrobě magnetů, ale také při výrobě barev, laků, keramiky, smaltů, 

skla, katalyzátorů, nebo při pokovování (Holleman a kol . , 2007). 

Organicky je Co vázán na vitamín B12 (Pitter, 1999). Kobalt je rizikový a svojí 

přítomností v ovzduší může zapříčinit plieni onemocnění živočichů. Perorální požití 

může způsobit anorexii, různé žaludeční neurózy nebo kožní onemocnění, může 

ale také zapříčinit zvětšení štítné žlázy (Rossoff, 2002). 
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6.6 Měď(Cu) 

Měď se vyskytuj e přirozeně v zemské kůře, především pak v měděných rudách 

jako jsou chalkopyrit, kuprit a malachit. V půdě se nachází C u v nejvyšších 

koncentracích jen několik centimetrů pod jejím povrchem. Měď bývá nejvíce 

vyluhována v půdách kyselých a písčitých. Také kvůli lesním požárům, rozkladu 

vegetace a sopečné činnosti se C u objevuje v přírodě (Greenwood a kol . , 1993). Velký 

vliv na výskyt Cu v životním prostředí má antropogenní činnost. M e z i hlavní zdroje 

Cu patří především těžba rud, při níž dochází k úniku meďnatých solí odpadní vodou 

do podzemních vod, nebo dochází k vyluhování Cu ze samotné horniny. Dalším 

zdrojem C u je úprava rud, při té mohou být uvolňovány mikroskopické částečky, 

které mohou dále pronikat do ovzduší nebo se dostávat do povrchových a podzemních 

vod. Dále může Cu do životního prostředí vstupovat z odpadních vod nebo z popelu, 

který vzniká ve spalovnách fosilních paliv a odpadů (Bencko a kol . , 1995). 

Měď je zároveň důležitou součástí l idského těla, tvoří nedílnou součást 

struktury kostí a podílí se na správné funkci nervového soustavy. Pomáhá 

při vstřebávání Fe a vitamínu C do hemoglobinu a zabraňuje tak chudokrevnosti 

(Grafová, 2007). Měď se hojně vyskytuje v některých potravinách. Obsah Cu 

v jednotlivých potravinách je ale různý, nejvyšších hodnot C u na 100 g dosahovala 

např. vepřová játra (Kalač a kol . , 2010). 

6.7 Nikl (Ni) 

N i k l je velice odolný prvek a přirozeně se nachází ve vodě, půdě i v ovzduší. 

V čisté formě se vyskytuje především ve vyvřelých horninách a ve spojení s Fe tvoří 

zemské jádro. Zároveň se N i nachází přirozeně i v živých organismech. Ze slitiny N i 

a Fe vzniká niklová ocel, která se vyznačuje extrémní tvrdostí a odolností proti korozi. 

N i k l je využíván v průmyslu především při výrobě nerezových výrobků určených 

pro využití v potravinářství. Dále má N i své zastoupení ve šperkařství, mincovnictví 

nebo při výrobě různých strojních součástek (Sharma a kol . , 2013). 

Uskladňování potravin v nerezových obalech může zapříčinit, že právě tyto 

potraviny budou obsahovat N i ve vyšších koncentracích. N i k l může na organismus 

působit i toxicky, jeho zvýšenou konzumací může docházet ke změnám srsti zvířat 

nebo k zažívacím potížím. Naopak při nedostatečném příjmu niklu může docházet 

ke zpomalení růstu živočichů (Velíšek, 2009). 
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6.8 Olovo (Pb) 

Přirozeně se Pb vyskytuje v minerálech jako např. galenit (PbS), cerusit 

(PbCCb) a anglesit (PbSCM). Galenit je nejběžnější rudou Pb a je s ním často spojen 

i výskyt Zn , C u , Fe a dalších kovů v menších koncentracích. Výskyt Pb je znám 

v půdě, ve vodě i v ovzduší. Samotné olovo se využívá jako materiál pro výrobu 

baterií, barviv, slitin, kabelů a střeliva (Bencko a kol . , 1995). Lidská činnost ovlivňuje 

ve velké míře obsah Pb v životním prostředí, zdrojem mohou být výfukové plyny 

motorových vozidel, které se z ovzduší přenáší na vegetaci nebo na komunikaci a její 

okolí. Kvůli této kontaminaci může následně dojít splachem dešťových vod 

i ke kontaminaci povrchových i podzemních vod (Pitter, 2009). 

Voda může být kontaminována Pb i kvůli korozi vodovodního potrubí, 

které bylo v minulosti vyráběno z olověných součástí. Stejně jako u ostatních 

rizikových kovů a metaloidů může docházet ke kontaminaci odpadních vod 

při samotném zpracování olova v průmyslu (Pitter, 2009). Soli Pb bývají málo 

rozpustné a díky této vlastnosti bývá Pb nejčastěji vázáno na jílovité půdy nebo 

na půdy s vysokým obsahem humusu. V půdě se Pb vyskytuje nejčastěji půl centimetru 

pod povrchem a s hloubkou půdy jeho koncentrace klesá (Richter, 2004). Nejvyšší 

koncentrace Pb u rostlin byly zaznamenány na povrchu kořenů rostlin, samotný proces 

vniku Pb do rostlinných pletiv ale není dosud objasněn (Peralta-Videa a kol . , 2009). 

Olovo je známé svou jedovatostí, k otravám olovem dochází při jeho 

zpracování, ale také při samotné těžbě. Při kontaminaci organismu olovem může 

docházet k poškození nervového systému, působí na cévy a krev. K akutním otravám 

olovem dochází zřídka, častější jsou otravy chronické (Horák a kol. , 2004). 

6.9 Zinek (Zn) 

Přirozeně se Z n vyskytuje v čisté formě, aleje také součástí rud, především 

ve smithsonitu (ZnC03), sfaleritu (ZnS) a zinkitu (ZnO; (Zn, Mn)0 ) . Při zpracování 

zinkových rud dochází k uvolňování Z n společně s A s , C d , Pb a dalšími kovy 

do ovzduší a obecně do prostředí. V blízkosti závodů zpracovávajících zinkové rudy 

dochází i ke kontaminaci půd Z n a dalšími kovy (Bencko a kol . , 1995). 

Nejčastěji se Z n využívá k výrobě nerezových slitin (např. mosazi) a používá 

se při galvanizaci oceli nebo při výrobě Fe. Bývají j ím pozinkovány železné plechy 

a dráty jako ochrana proti korozi. Zinek se dále využívá při výrobě barev, pneumatik, 
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ale bývá také součástí pesticidů. Své důležité zastoupení má Z n i ve farmacii (Bencko 

a k o l , 1995). 

Zinek je nedílnou součástí všech půd, rostlin a v různých koncentracích se 

nachází i v živých organismech. I lidské tělo obsahuje Zn, je totiž součástí bílkovin. 

Zinek má vliv na správné fungování imunitního systému, tvorbu nových buněk v těle 

a působí i při buněčné diferenciaci a syntéze D N A a R N A . Při nesprávné koncentraci 

Z n v těle může docházet k různým onemocněním, a to metabolického, chronického 

nebo imunitního původu (Ibs a kol . , 2003). 
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7 Sorpce rizikových prvků na pyrolyzovaný kal 

Sorpční schopnost půdy představuje možnost poutat ionty nebo molekuly 

sloučenin z půdního roztoku do pevné fáze půdy. Existuje 5 druhů sorpcí: mechanická, 

fyzikální, chemická, fyzikálně-chemická a biologická (Richter, 2004). 

Sorpci je možné rozdělit na dva procesy: adsorpce (molekuly sloučenin se 

připojují k dvojrozměrnému povrchu), absorpce (molekuly pronikají do trojrozměrné 

matrice (Ehlers & Loibner, 2006). 

Pyrolyzovaný kal díky vysokému obsahu minerálních látek vykazuje slibné 

výsledky při sorpci rizikových kovů/metaloidů (Zhang a kol . , 2013). V e studiích 

autorů Wang a kol . (2015) a X u a kol . (2014) bylo za pomoci pyrolyzováného kalu 

odstraněno až 90 % rizikových kovů/metaloidů. Pro odstraňování rizikových 

kovů/metaloidů pomocí pyrolyzovaného kalu mohou být využívány 4 různé 

mechanismy: 

a) srážení - ke srážení tzv. sekundárních minerálních fází rizikových 

kovů/metaloidů dochází díky uvolnění aniontů z primárních minerálů, 

b) kationtová výměna - vzniká mezi kovovými ionty a minerálními ionty 

obsaženými v pyrolyzovaném kalu (např. K + , N a + , Ca 2 + ) , 

c) elektrostatická přitažlivost - vzniká mezi kationtovými 

(nebo aniontovými) kovy/metaloidy a záporně (nebo kladně) nabitými 

povrchy minerálních fází, 

d) povrchová komplexace kovů/metaloidů - rizikové kovy/metaloidy se spojí 

s minerálními oxidy pyrolyzovaného kalu (Xu a kol . , 2017). 

Během sorpce pomocí pyrolyzovaného kalu může docházet ke srážení fází 

různých rizikových kovů/metaloidů, a to především kvůli vysokému obsahu 

minerálních látek v pyrolyzovaném kalu. Například uhličitany a fosforečnany olovnaté 

patří k nejčastějším sraženinám při sorpci Pb (Yin a kol . , 2016). Uhličitanové 

a fosfátové sraženiny se objevují i při sorpci Cd (Trakal a kol . , 2016), C u (Arán a kol. , 

2016) a Z n (Wagner a k o l , 2015). 
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8 Metodika 

Čistírenské kaly použité pro tuto práci byly odebrány pracovníky FŽP K G E V 

v rámci projektu N A Z V QK21020022. Jednalo se o pět vybraných vzorku kalů 

z různých čistíren odpadních vod v ČR. V rámci zachování mlčenlivosti jsou 

pro jednotlivé vzorky uvedeny pouze jejich číselné kódy. Kaly byly usušeny 

a následně pyrolyzovány při teplotách v rozmezí 600-650 °C v inertní atmosféře 

dusíku s použitím nuceného odtahu primárních pyrolýzních produktů (kondenzát 

a plyn). Doba pyrolýzy byla stanovena do konce vývinu primárních pyrolýzních 

produktů (Moško a kol., 2021). Proběhla základní analýza pyrolyzátu včetně stanovení 

specifického povrchu fyzisorpcí dusíku za kryogenních podmínek (77,35 K ) 

s vyhodnocením dle Brunauer-Emmett-Teller (BET) postupu. Pyrolýza a základní 

rozbor pyrolyzovaných kalů byly provedeny na pracovišti Ústavu chemických procesů 

A V ČR, v.v. i . , v rámci projektové spolupráce. Celkové prvkové složení jednotlivých 

pyrolyzovaných kalů bylo stanoveno metodami ICP-OES nebo I C P - M S 

po mikrovlnném rozkladu materiálu v silných kyselinách (9 ml HNO3 + 3 ml HC1 + 2 

ml HF) podle E P A 3051A v laboratořích FŽP K G E V . Analýza S E M - E D X probíhala 

na Geologickém ústavu A V ČR, v.v. i . 

Kapitoly 0 až 0 popisují vlastní experimenty a práci diplomantky. 

Pyrolyzovaný čistírenský kal byl před dalším testováním a experimenty proset 

přes síto o velikosti ok 250 um. 

8.1 Seznam použitých přístrojů a chemikálií 

- Kyselina dusičná JTNO3 (0,001; 0,01; 0,1 M ) 

- Hydroxid sodný N a O H (0,001; 0,01; 0,1 M ) 

- Chlorid barnatý B a C l 2 (0,1 M ) 

- Chlorid vápenatý C a C l 2 (0,01 M ) 

- Chlorid draselný KC1 (1 M ) 

Heptahydrát arseničnanu sodného dvojsytného H A s N a i O ^ E h O (0,0001 M ) 

- Hexahydroxoantimoničnan draselný K[Sb(OH)6] (0,0001 M ) 

- Dihydrát dichromanu sodného C n N a i O ^ H i O (0,0001 M ) 

- Dusičnan kademnatý C d ( N 0 3 ) 2 - 4 H 2 0 (0,0001 M ) 

- Hexahydrát dusičnanu kobaltnatého C0N2O66H2O (0,0001 M ) 

- Dusičnan meďnatý trihydrát Cu(N0 3 )2 -3H 2 0 (0,0001 M ) 
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- Hexahydrát dusičnanu nikelnatého Ni(N03)2-6H20 (0,0001 M ) 

- Dusičnan olovnatý P b ( N 0 3 ) 2 (0,0001 M ) 

- Dusičnan zinečnatý Z n ( N 0 3 ) 2 - 6 H 2 0 (0,0001 M ) 

Demineralizovaná voda, I W A 120 io l , W A T E K 

Pufrační roztoky pro kalibraci p H elektrody (pH 4,01; 7,00; 10,01) 

P E zkumavky 

- P E lahve 250 ml 

Skleněné odměrné baňky 500 ml 

Skleněné kádinky 600 ml 

Stříkačky 

Stříkačkové filtry z acetátu celulózy (velikost pórů 0,45 um) 

Membránové filtry z acetátu celulózy (velikost pórů 0,45 um) 

Vakuová filtrační aparatura 

Pipety, Eppendorf 

Magnetické míchačka a míchadlo 

Digitální analytické váhy, Mettler Toledo 

SA7 vortex mixér, Stuart 

Třepačka, G F L 3006 

- p H metr 3310, W T W 

Kombinovaná p H elektroda SenTix® 41, W T W 

ICP-OES 730 series (Agilent Technologies) (optická emisní spektroskopie 

s indukčně vázaným plazmatem) 

- S E M / E D X : skenovací elektronový mikroskop T E S C A N V E G A 3 X M U 

( T E S C A N Brno, s.r.o.) s energiově disperzním spektrometrem Bruker 

Q U A N T A X 2 0 0 

Centrifugační zkumavky 15 ml, V W R 

- Centrifuga U N I V E R S A L 320 Hettich Zentrifugen 

8.2 Stanovení pH 

a) Stanovení pH deionizovanou vodou 

Do uzavíratelných zkumavek o objemu 15 ml byly naváženy 2 ml 

pyrolyzovaného čistírenského kalu, následně bylo k materiálu přilito pomocí pipety 10 

ml deionizované vody (ČSN E N 15933). Suspenze byla 60 minut promíchávána 
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na třepačce a následně ponechána 60 minut odstát. Ihned po odstátí byla pomocí 

zkalibrovaného p H metru změřena hodnota p H (Obrázek 4), která byla zaznamenána. 

Obrázek 4: Měření pH suspenze pyrolyzovaného čistírenského kalu s deionizovanou vodou (foto: Kunteová, 2021). 

b) Stanovení pH roztokem KC1 

Roztok KC1 o koncentraci 1 M byl připraven rozpuštěním 37,28 g KC1 

v deionizované vodě v odměrné baňce o objemu 500 ml. V uzavíratelných 

zkumavkách o objemu 15 ml byla vytvořena suspenze z 2 ml pyrolyzovaného 

čistírenského kalu a 10 ml I M KC1. Suspenze byla 60 minut promíchávána na třepačce 

a následně ponechána 60 minut odstát. Následovalo měření a zaznamenávání p H 

hodnot. Měření probíhalo pomocí zkalibrovaného p H metru (ČSN E N 15933). 

c) Stanovení pH roztokem CaCh 

Odvážením 0,55 g C a C b a následným promísením s deionizovanou vodou 

v odměrné baňce o objemu 500 ml vznikl roztok C a C b o koncentraci 0,01M. 

Do uzavíratelných zkumavek o objemu 15 ml byly naváženy 2 ml pyrolyzovaného 

čistírenského kalu, k naváženému materiálu bylo přilito 10 ml roztoku C a C b 

o koncentraci 0,01 M . Suspenze pyrolyzovaného čistírenského kalu s roztokem C a C b 

byla promíchávána 60 minut na třepačce a následně ponechána 60 minut odstát. 

Po odstátí bylo změřeno a zaznamenáno p H suspenze (ČSN E N 15933). 

8.3 Stanovení kationtové výměnné kapacity 

Roztok B a C b o koncentraci 0,1 M byl připraven odvážením 12,21 g B a C b 

a následným smícháním s deionizovanou vodou v odměrné baňce o objemu 500 ml. 
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Do 50 ml zkumavky bylo naváženo 0,5 g pyrolyzovaného čistírenského kalu, 

k materiálu bylo následně pomocí pipety přidáno 30 ml roztoku B a C h o koncentraci 

0,1 M . Vzniklá suspenze byla promíchávána na třepačce 120 minut (Obrázek 5). 

Zkumavky se vzorkem byly po promíchání na třepačce vloženy do centrifugy 

pro odstředění, roztok byl dekantován a zfiltrován (filtr s velikostí pórů 0,45 um), 

čímž byly vzorky připraveny ke stanovení koncentrace kationtů (Carter & Gregorich, 

2007). 

Obrázek 5: Promíchávání pyrolyzovaného čistírenského kalu s BaCh o koncentraci 0,1 M (foto: Kunteová, 
2021). 

Stanovení koncentrace kationtů proběhlo pomocí ICP-OES. 

Výsledné koncentrace kationtů v mg/kg byly přepočteny na meq/100g 

materiálu podle následujících vztahů (Carter & Gregorich, 2007): 

a (mg /kg materiálu) = [(A (mg/l) - D(mg/1)) * B (ml) / C (g) 

kde A je mg kationtů na litr ve vzorku 

D je mg kationtů na litr ve slepém pokusu 

B je celkový objem filtrátu v ml 
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C je hmotnost navážky materiálu v g 

mi (meq/100 g) = (c. (mg/kg) / Z, (mg/meq)) * 0,1 

Ži je hmotnost jednoho miliekvivalentu kationtu (Tabulka 1) 

Tabulka 1: Hmotnosti miliekvivalentu sledovaných kationtů. 

kationt Zi (mg/meq) 

C a 2 + 20,0 

M g 2 + 12,2 

N a + 23,0 

K + 39,1 

Fe 3 + 18,6 

M n 2 + 27,5 

A l 3 + 8,99 

Výsledné hodnoty K V K všech materiálů byly vypočítány jako součet hodnot 

jednotlivých kationtů uvolněných v daném vzorku. 

8.4 Analýza SEM-EDX 

Pomocí skenovacího elektronového mikroskopu (SEM) v kombinaci 

s energiově disperzním spektrometrem ( E D X ) probíhala analýza pevné fáze 

jednotlivých materiálů. Tato metoda analýzy umožňuje studovat topografii, 

morfologii, mikrostrukturu a chemické složení jednotl ivých materiálů díky interakci 

elektronového paprsku a materiálu (Zhou a kol. , 2007). Vysušený vzorek byl 

před analýzou umístěn na vodivou lepicí pásku přichycenou na speciálním držáku 

na vzorky pro S E M . Každý vzorek byl pokoven vodivou vrstvou uhlíku pro odvádění 

náboje vznikajícího během skenování. Touto metodou byly analyzovány v rámci této 

práce vstupní vzorky pyrolyzovaných kalů pro zhodnocení jejich povrchových 

vlastností a převládajících fází. 

8.5 Sorpční kin etika 

U všech pěti pyrolyzovaných kalů byly provedeny kinetické sorpční 

experimenty pro A s , Sb, Cr, Cd , Co, Cu, N i , Pb a Zn. Účinnost sorpce v čase byla 

sledována pro každý rizikový prvek zvlášť. D o odměrných baněk o objemu 500 ml 

byly připraveny roztoky kovů/metaloidů o koncentraci 0,0001 M . Konkrétně se 
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jednalo o navážku 0,015 g H A s N a 2 0 4 - 7 H 2 0 , 0,013 g K[Sb(OH) 6 ] , 0,007 g 

C r 2 N a 2 0 7 - 2 H 2 0 , 0,015 g C d ( N 0 3 ) 2 - 4 H 2 0 , 0,014 g C o N 2 0 6 - 6 H 2 0 , 0,012 g 

C u ( N 0 3 ) 2 - 3 H 2 0 , 0,014 g N i ( N 0 3 ) 2 - 6 H 2 0 , 0,016 g P b ( N 0 3 ) 2 , 0,014 g Z n ( N 0 3 ) 2 - 6 H 2 0 , 

navážka byla následně kvantitativně přemístěna do odměrné baňky a obsah baňky byl 

doplněn deionizovanou vodou po rysku. Obsah baňky byl protřepáním rozmíchán tak, 

aby došlo k rozpuštění celé navážky. Následně bylo naváženo 0,490 g pyrolyzovaného 

čistírenského kalu (<250 um). 

N a magnetickou míchačku (Obrázek 6) byla umístěna kádinka o objemu 600 

ml, do ní byl přelit roztok daného kovu/metaloidu, vloženo magnetické míchadlo 

a sonda p H metru. Míchání probíhalo při nastavené rychlosti 750 rpm (otáčky 

za minutu). Následně bylo odebráno 10 ml roztoku, který sloužil jako pozaďová 

koncentrace. Do kádinky byl za stálého míchání přisypán pyrolyzovaný čistírenský kal 

(poměr kapalné/pevné fázi byl 1 g/l) a zároveň byly spuštěny stopky (pro předem 

stanovené časové intervaly odběru). Odběry probíhaly pomocí pipety se špičkou 

o objemu 10 ml, tento odběr byl následně pomocí stříkačky o objemu 10 ml s filtrem 

0,45 um přefiltrován do zkumavky o objemu 10 ml (Obrázek 7). Samotné odběry 

vzorků byly prováděny v časech 1, 3, 5, 10, 15, 20, 30, 60, 90 a 120 min (Hudcová 

a k o l , 2017). 

Obrázek 6: Experimentální uspořádání pro stanovení sorpční kinetiky (foto: Kunteová, 2021). 
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Obrázek 7: Filtrace vzorků sorpční kinetiky (foto: Kunteová, 2021). 

Experiment probíhal ve třech variantách: 

1. bez úpravy p H - během experimentu nebylo uměle upravováno pH, 

ale hodnoty p H při jednotl ivých odběrech změřeny a zapisovány, 

2. při p H = 5 - po celou dobu experimentu bylo upravováno p H pomocí 

roztoků H N C b / N a O H tak, aby byla udržována hodnota p H = 5, 

3. při p H = 7 - po celou dobu experimentu bylo upravováno p H pomocí 

roztoků H N C b / N a O H tak, aby byla udržována hodnota p H = 7. 

Roztoky z jednotlivých odběrů byly analyzovány pomocí metod ICP-OES. 

9 Výsledky 

9.1 Charakterizace použitých materiálů 

Všechny pyrolyzované čistírenské kaly vybrané do této diplomové práce 

obsahovaly v určité míře i rizikové kovy/metaloidy, jejichž sorpce byla následně 

zkoumána (Tabulka 2). Pyrolyzované čistírenské kaly obecně obsahovaly vysoké 

koncentrace C u (190-1776 mg/kg) a Z n (1428-2155 mg/kg). Nejnižší koncentrace 

vykazovaly prvky As (6,51-12,5 mg/kg), Sb (2,24-8,70 mg/kg) a C d (1,58-3,19 

mg/kg). Materiál PK03 vykazoval oproti ostatním materiálům velmi vysoké 

koncentrace C u a N i , kdy se tento materiál řádově lišil o stovky mg/kg. Vysoké 

koncentrace Z n byly však pozorovány v případě všech studovaných materiálů. 
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Tabulka 2: Celkové chemické složení jednotlivých pyrolyzovaných kalů. 

Materiál 

13 "S 
~s 
Ol 
E 
> o 

PK01 PK02 PK03 PK04 PK05 

As 6,51 7,58 8,65 12,5 10,7 

Sb 2,24 4,02 3,09 4,91 8,70 

Cr 15,5 39,4 25,1 47,2 27,2 

Cd 1,66 1,58 3,19 3,06 2,03 

Co 12,9 7,42 18,1 19,8 10,4 

Cu 332 190 1776 410 268 

Ni 49,6 46,8 692 116 53,8 

Pb 27,9 22,3 20,1 28,8 36,2 

Zn 1428 2155 1717 1732 1593 

Vyhláška č. 273/2021 Sb., o podrobnostech nakládání s odpady, udává mezní 

hodnoty koncentrací vybraných rizikových prvků (Tabulka 3) v kalech pro jejich 

použití na zemědělské půdě (ukazatele pro hodnocení kalů). Limity pro další prvky 

(např. Co, Sb) nej sou v aktuální legislativě stanoveny, a proto nej sou v tabulceTabulka 

3 uvedeny. Zároveň je nutné zmínit, že není stanoven limit pro celkový obsah prvků 

v kalech určených pro j iné aplikace či aplikaci na jinou než zemědělskou půdu. 

Materiály P K 0 1 , P K 0 2 a PK05 splňují limitní hodnoty pro koncentraci rizikových 

prvků. Materiál PK03 přesahoval limitní hodnoty v případě Cu (1776 mg/kg, zatímco 

vyhláška povoluje limitní hodnotu koncentrace 500 mg Cu/kg) a N i (692 mg/kg, 

podle vyhlášky je limitní hodnota koncentrace 100 mg N i /kg). 

Tabulka 3: Mezní hodnoty koncentrací vybraných rizikových prvků v kalech (Vyhláška č. 273/2021 Sb.). 

Kov/metaloid 

~~Xš Čř Čď Čii Ňi Pb Žň 

Limit (mg/kg) ~~30 200 5 500 ÍÔÔ 200 2500 

Tabulka 4 udává, jakých hodnot dosahovaly jednotlivé pyrolyzované 

čistírenské kaly specifického povrchu (SBET), obsahu popela (A d ) a kationtové 

výměnné kapacity ( K V K ) . Nejvyšší hodnoty SBET vykazoval materiál PK01 (77 m 2/g), 

naopak nejnižších hodnot dosahoval materiál P K 0 2 (5,6 m 2/g), jeho specifický povrch 

byl více než lOx menší. Materiály P K 0 2 obsahoval zároveň i nejnižší množství A d 

(51,3 hm. % v sušině), kdy ostatní materiály obsahovaly podobný podíl A d (72,5-79,7 
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hm. % v sušině). Nejnižších hodnot K V K dosahoval materiál PK04 (25,8 cmol/kg) 

a podobných hodnot K V K dosahovaly materiály P K 0 2 (48,2 cmol/kg) a PK03 (46,1 

cmol/kg). 

Tabulka 4: Základní vlastnosti studovaných materiálů. 

Materiál SBET (m2/g) Ad(*) K V K (cmol/kg) 

PK01 77 78,7 30,3 

PK02 5,6 51,3 48,2 

PK03 63 72,5 46,1 

PK04 62 79,7 25,8 

PK05 44 76,2 28,9 

SBET - Specifický povrch; A D - Popel, * - hm. % v sušině; K V K - Kationtová výměnná 
kapacita 

Nejnižších hodnot p ř ímo (Tabulka 5) dosahoval materiál PK04 (10,7), 

naopak nejvyšší hodnota p H byla naměřena u materiálu P K 0 2 (12,3). Při měření p H 

suspenze materiálu s roztokem KC1 dosahoval rovněž nej nižší hodnoty materiál P K 0 4 

(10,0) a nejvyšší hodnoty P K 0 2 (12,3). Nejnižší hodnotu p H při použití roztoku C a C b 

vykazoval materiál P K 0 4 (10,5), ostatní materiály dosahovaly hodnot p H vyšších 

než 11, nejvyšší hodnoty dosahoval materiál P K 0 2 (12,3). 

Tabulka 5: Naměřené pH hodnoty suspenzí materiálu s deionizované H2O a s roztoky KCl, CaCh. 

Deionizovaná K C l CaCb 
H 2 0 

PK01 11,3 10,6 11,2 

PK02 12,3 12,3 12,3 12,3 12,3 12,3 

'S PK03 12,1 11,9 12,0 

PK04 10,7 10,0 10,5 

PK05 12,1 11,8 12,0 
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9.2 SEM-EDX materiálů před sorpcí 

Morfologie a chemické složení materiálů byly sledovány pomocí S E M - E D X . 

V případě pyrolyzovaných kalů se jedná o heterogenní materiály, kdy byla v rámci 

měření vybrána místa s charakteristickým složením, jejichž zastoupení, spolu s dalšími 

vlastnostmi, může následně potenciálně ovlivnit sorpční vlastnosti jednotlivých 

materiálů. 

Obrázek 8 zobrazuje částici materiálu P K 0 1 . Místa s charakteristickým 

složením (opakující se v rámci materiálů) jsou označena čísly 1-3 (Tabulka 6). 

N a místě označeném číslem 1 byl převážně pozorován výskyt Ca a S. Číslo 2 zobrazuje 

místo s výskytem Ca, S a dále M g . Číslo 3 pak představuje pozadí materiálu 

(s nej vyšším zastoupením Si). Z obrázku je patrné, že materiál se skládal z různě 

velikých částic. N a povrchu částice materiálu P K 0 2 (Obrázek 9) byla vybrána dvě 

charakteristická místa označená číslem 1-2 (Tabulka 7). Číslo 1 označuje výskyt prvků 

Ca a S a číslo 2 zobrazuje pozadí materiálu. Materiál PK03 (Obrázek 10) byl rovněž 

charakteristický výskytem Ca a S (číslo 1) a pozadím s výskytem Fe a Si (číslo 2) 

(Tabulka 8). Obrázek 11 zachycuje materiál PK04, kde jsou charakteristická místa 

označena číslem 1-3 (Tabulka 9). Číslo 1 označuje výskyt Fe a S. Číslo 2 označuje 

místo se zvýšeným výskytem Si, AI a Fe. Číslo 3 pak označuje pozadí materiálu PK04. 

Na povrchu materiálu PK05 (Obrázek 12) jsou číslem 1-3 (Tabulka 10) označena 

charakteristická místa na povrchu tohoto materiálu. Číslo 1 označuje výskyt Fe a P. 

Číslo 2 vyobrazuje místa se zvýšeným výskytem Si, Fe, AI a M g . Číslo 3 pak zobrazuj e 

pozadí tohoto materiálu (s větším obsahem Fe). 
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Obrázek 8: Detailní snímek materiálu PK01 vytvořen pomocí SEM. 

Tabulka 6: Jednotlivé koncentrace prvků (analýza EDX) na charakteristických místech materiálu PK01. 

Koncentrace prvků (%) 

O Na Mg AI Si P S C l K Ca Fe Celkem 

m
ís

ta
 

1 6,05 - - 0,64 0,49 12,09 1,26 - 33,74 1,93 56,2 

•— 

M 
2 31,55 - 22,01 0,41 0,44 1,34 22,52 - - 32,29 U 112,26 

C
ha

ra
 

3 37,9 1 1,37 7,01 15,19 5,44 0,86 - 1,46 4,97 8,71 83,92 

Obrázek 9: Detailní snímek materiálu PK02 vytvořen pomocí SEM. 
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Tabulka 7: Jednotlivé koncentrace prvků (analýza EDX) na charakteristických místech materiálu PK02. 

Koncentrace prvků (% 

o Na M g AI Si P S C l K Ca Fe Celkem 
ira

kt
er

. 
m

ís
ta

 

1 18,53 - 7,4 0,69 0,51 1,06 11,18 1,28 - 17,43 9,45 67,53 

ira
kt

er
. 

m
ís

ta
 

ira
kt

er
. 

m
ís

ta
 

2 21,92 0,56 1,11 2,21 2,45 5,32 2,12 - 0,61 8,8 3,22 48,32 
x> 
U 

Obrázek 10: Detailní snímek materiálu PK03 vytvořen pomocí SEM. 

Tabulka 8: Jednotlivé koncentrace prvků (analýza EDX) na charakteristických místech materiálu PK03. 

Koncentrace prvků (%) 

O Na M g AI Si P S C l K Ca Fe Celkem 

M 
u 

U 

1 17,84 0,44 0,7 1,22 25,09 0,63 

2 29,06 0,65 6,01 5,78 17,51 2,66 2,08 

35,5 1,11 

1,31 2,35 17,6 

82,53 

85,01 
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Obrázek 11: Detailní snímek materiálu PK04 vytvořen pomocí SEM. 

Tabulka 9: Jednotlivé koncentrace prvků (analýza EDX) na charakteristických místech materiálu PK04. 

Koncentrace prvků (%) 

O Na M g AI Si P S K Ca Fe Cu Celkem 

ra
kt

er
. m

ís
ta

 

1 34,08 - - - - - 21,57 - - 66,51 0,55 122,71 

ra
kt

er
. m

ís
ta

 

2 59,96 1,89 - 19,62 23,96 - 2,93 2,83 0,66 15,38 - 127,23 

ctí 
js U 

3 25,85 - 1,04 4,19 4,23 7,31 0,87 0,34 8,7 7,47 - 60 

Obrázek 12: Detailní snímek materiálu PK05 vytvořen pomocí SEM. 
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Tabulka 10: Jednotlivé koncentrace prvků (analýza EDX) na charakteristických místech materiálu PK05. 

Koncentrace prvků (%) 

O M g A l Si P S K Ca Ti Fe Celkem 
m

ís
ta

 

1 20,58 0,83 - - 14,24 0,58 - 3,6 - 35,4 75,23 

r a
kt

er
. 

2 53,62 7,51 8,52 17,06 2,16 0,31 5,13 2,44 1,46 11,12 109,33 

U 
3 28,52 0,94 3,1 6,44 3,95 7,1 0,76 2,75 - 16,41 69,97 

9.3 Kinetické experimenty 

Kinetické experimenty jsou nezbytné pro zhodnocení základní sorpční 

efektivity materiálů a stanovení rovnovážného času, tj. doby nezbytné k ustanovení 

rovnováhy mezi povrchem sorpčního materiálu a kovem/metaloidem ve studovaném 

roztoku. V případě této studie bylo určeno, že pro všechny studované kovy/metaloidy 

je dostatečný čas k ustanovení rovnováhy 120 min. Jak bude však patrné 

z následujících grafů, rovnováha mezi některými kovy/metaloidy byla ustanovena 

mnohem dříve. 

9.3.1 Sorpce As 

Efektivita sorpce A s bez udržování p H vykazovala stálé hodnoty (Obrázek 13 

- 1 A ) , avšak nedosahovala při použití žádného z materiálů vyšších hodnot než 4 %, 

nejvyšších hodnot dosahoval materiál PK04. Ze sledovaných hodnot p H při tomto 

experimentu (Obrázek 13 - 1B) je patrné, že nej vyšší hodnoty p H vykazovaly 

materiály PK02 , PK03 a PK05 . Obecně se rovnovážné hodnoty p H pohybovaly 

v rozmezí 8,1-9,9. Nejnižsí hodnoty p H byly pozorovány u PK04. Vyšší účinnost 

sorpce (až 12 %) pak vykazovaly materiály P K 0 1 , PK03 a PK04 při p H 5 (Obrázek 13 

- 1C). Při udržování p H 7 (Obrázek 13 - ID) byla efektivita opět menší, nej vyšší 

hodnoty dodáhl materiál PK03 (6 %). Materiál PK02 není v grafu zobrazen, 

jelikož nevykazoval žádné známky sorpce As. 
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Obrázek 13: Efektivita sorpce As bez kontroly pH (1A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (1B), 
efektivita sorpce As při pH 5 (1C) a při pH 7 (ID). 

9.3.2 Sorpce Sb 

Sorpční efektivita Sb bez udržování stálé hodnoty p H (Obrázek 14 - 2A) 

vykazovala nejvyšších hodnot pro materiál PK04 , a to v prvních 3 minutách, 

kdy sorpce dosahovala 5 %. Hodnoty pH, které byly naměřeny během tohoto 

experimentu (Obrázek 14 - 2B), ukazují, že nejvyšších hodnot p H dosahoval materiál 

PK03 (až p H = 10,0). Naopak nejnižších hodnot p H dosahovaly materiály PK01 

a PK04. Celkově se hodnoty p H pohybovaly v rozmezí p H = 8,0-10,0. Graf efektivity 

sorpce při udržování stále hodnoty p H 5 (Obrázek 14 - 2C) ukazuje, že v 60. minutě 

měření byla nej vyšší hodnotu sorpce pozorována u materiálu P K 0 1 . V grafu není 

zobrazen materiál PK02 , jelikož nevykazoval žádné znaky sorpce Sb. V grafu 

zobrazujícím efektivitu sorpce Sb při udržované stálé hodnoty p H 7 (Obrázek 14 - 2D) 

nejsou zobrazeny materiály PK01 a PK04, jelikož tyto materiály nevykazovaly žádné 

hodnoty sorpce Sb při této hodnotě pH. Naopak materiál PK02 , který byl při p H 5 

neefektivní, dosahoval hodnot sorpce až 5 %. 
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Obrázek 14: Efektivita sorpce Sb bez kontroly pH (2A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (2B), 
efektivita sorpce Sb při pH 5 (2C) a při pH 7 (2D). 

9.3.3 Sorpce Cr 

Z tohoto grafu, který zobrazuje efektivitu sorpce Cr bez udržování stálé 

hodnoty p H (Obrázek 15 - 3 A ) , je patrné, že nej vyšší ch hodnot sorpce Cr (přes 10 %) 

dosahovaly materiály PK01 a PK05 , naopak nejnižší hodnoty vykazoval materiál 

P K 0 2 (maximálně 2 %). Hodnoty p H měřené v průběhu tohoto experimentu (Obrázek 

15 - 3B) dosahovaly nej vyšší ch hodnot pro materiál PK03 (maximální hodnota p H = 

10,0). Naopak nejnižší hodnoty p H vykazoval materiál PK04 (maximálni hodnota p H 

= 7,8). Rozmezí měřených hodnot p H bylo 7,8-10,0. Z grafu sorpční efektivity Cr 

při stálé hodnotě p H 5 (Obrázek 15 - 3 C) lze pozorovat, že došlo k výraznému zlepšení 

sorpčních vlastností materiálů v porovnání s experimenty bez úpravy pH, 

z nichž nej efektivnějším byl materiál PK03 , který dosahoval hodnot sorpce až 72 %. 

Materiály PK01 a PK04 vykazovaly podobné sorpční účinnosti, kdy efektivita sorpce 

dosahovala až 60 %. Nejnižší hodnoty sorpce (11 %) vykazoval materiál PK05 . 

Nej vyšší hodnoty sorpce při udržování stálé hodnoty p H 7 (Obrázek 15 - 3D) 

vykazoval materiál PK03 , kdy efektivita sorpce dosahovala až 16 %. Naopak nejnižší 

hodnoty sorpce byly pozorovány u materiálu PK01 (max. 10 %). 
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Obrázek 15: Efektivita sorpce Cr bez kontroly pH (3A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (3B), 
efektivita sorpce Cr při pH 5 (3C) a při pH 7 (3D). 

9.3.4 Sorpce Cd 

Nejlepších výsledku sorpce C d bez udržování stálé hodnoty p H (Obrázek 16 -

4A) dosahoval materiál PK03 , a to téměř 100 %. Naopak nejnižší hodnoty sorpce (72 

%) vykazoval materiál PK04. Naměřené hodnoty p H při tomto experimentu (Obrázek 

16 - 4B) ukázaly, že nej vyšší ch hodnot (až p H = 9,6) dosahoval materiál PK03 . 

Naopak nej nižších hodnot p H dosahoval materiál PK04, ten dosahoval maximálni 

hodnoty p H = 7,5. Rozmezí p H hodnot se pohybovalo mezi 7,5 a 9,6. Stejně 

jako v případě experimentu bez úpravy pH, i při udržování stálé hodnoty p H 5 

dosahoval nej vyšší ch hodnot sorpce materiál PK03 (Obrázek 16 - 4C), a to maximálni 

hodnoty 56 %. Naopak nejnižších hodnot sorpce Cd dosahoval materiál PK05 , 

a to maximálně 35 %. Z grafu je patrný klesající trend sorpce během tohoto 

experimentu za kontrolovaného pH. Mez i 90. a 120. minutou však došlo k ustálení 

hodnot. Při měření efektivity sorpce Cd při udržování stálé hodnoty p H 7 (Obrázek 16 

- 4D) byla zjištěna nej větší sorpce Cd u materiálu PK03 , kdy tento materiál vykazoval 

efektivitu sorpce Cd až 73 %. Nejnižších hodnot sorpce pak dosahovaly materiály 

PK04 a PK05 . 
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Obrázek 16: Efektivita sorpce Cd bez kontroly pH (4A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (4B), 
efektivita sorpce Cd při pH 5 (4C) a při pH 7 (4D). 

9.3.5 Sorpce Co 

Nej vyšší efektivitu sorpce Co (až 100 %) při experimentu bez udržování stálé 

hodnoty p H (Obrázek 17 - 5A) vykazovaly materiály P K 0 2 a PK03 , kdy došlo 

ke kompletnímu odstranění Co j iž v prvních minutách experimentu. Delší čas 

k ustanovení rovnováhy (avšak stejně vysoké hodnoty efektivity sorpce) vykazoval 

materiál PK05 . Nižších hodnot efektivity sorpce Co dosahoval materiál PK01 (92 %) 

a znatelně nejnižší hodnoty pak materiál P K 0 4 (68 %). Naměřené hodnoty p H 

při tomto experimentu (Obrázek 17 - 5B) dosahovaly nejvyšších hodnot (pH = 9,7) 

u materiálu PK03 . Nejnižší hodnotu (pH = 7,2) pak vykazoval materiál PK04. 

Maximálních hodnot p H dosahovaly všechny materiály do 30 minut měření (pH = 8,2 

- 10,1), následně začaly hodnoty p H mírně klesat. Nej vyšší efektivity sorpce Co 

při udržování stálé hodnoty p H 5 (Obrázek 17 - 5C) dosahoval i v tomto případě 

materiál PK03 (26 %). Ve lmi podobné hodnoty efektivity sorpce Co (20 %) 

vykazovaly materiál PK02 , PK04 a PK05 . Efektivita sorpce Co při udržování stálé 

hodnoty p H 7 (Obrázek 17 - 5D) dosahovala nejvyšších hodnot u materiálu PK03 

(až 59 %). Ostatní materiály (PK01, PK02, PK04, PK05) se pohybovaly v rozmezí 

maximálních hodnot efektivity sorpce 36-50 %. 
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Obrázek 17: Efektivita sorpce Co bez kontroly pH (5A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (5B), 
efektivita sorpce Co při pH 5 (5C) a při pH 7 (5D). 

9.3.6 Sorpce Cu 

Efektivita sorpce Cu bez udržování stálé hodnoty p H (Obrázek 18 - 6A) 

dosahovala maximálních hodnot za použití materiálů P K 0 1 , PK02, PK03 a PK05 , 

kdy všechny tyto materiály dosáhly efektivity 99 %, a to v prvních minutách měření. 

Nej nižší hodnoty efektivity sorpce Cu vykazoval materiál PK04 (91 %), u kterého je 

možné si povšimnout i pozvolného růstu sorpce Cu v čase, to znamená významně 

delšího času nezbytného k ustanovení rovnováhy. Hodnoty p H se pohybovaly 

v rozmezí 6,9-9,6. Nej vyšších hodnot p H při tomto měření (Obrázek 18 - 6B) 

dosahoval materiál PK03 (pH = 9,6), materiály P K 0 2 a PK05 dosahovaly podobných 

hodnot p H a nejnižší hodnoty p H (pH = 6,9) vykazoval materiál PK04. Efektivita 

sorpce Cu při udržování stálé hodnoty p H 5 (Obrázek 18 - 6C) ukazuje, že při těchto 

podmínkách dosahoval nejvyšších hodnot materiál PK03 (67 %). Druhou nejvyšší 

efektivitu pak vykazoval materiál P K 0 2 (60 %). Naopak nejnižší hodnoty efektivity 

sorpce Cu byly pozorovány u materiálů PK04 a PK05 . U všech materiálů byl při této 

hodnotě p H patrný pokles efektivity sorpce po 40 minutách měření, kdy stejně 

jako v případě Cd došlo na konci časového rozmezí k ustálení hodnot. Vysoké hodnoty 

efektivity sorpce C u při udržování stálé hodnoty p H 7 (Obrázek 18 - 6D) vykazovaly 
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všechny studované materiály. Nejvyšších hodnot (až 98 %) dosahoval materiál PK03 

a nej nižších hodnot (92 %) pak dosahoval materiál PK05 . 
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Obrázek 18: Efektivita sorpce Cu bez kontroly pH (6A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (6B), 
efektivita sorpce Cu při pH 5 (6C) a při pH 7 (6D). 

9.3.7 Sorpce Ni 

Při měření efektivity sorpce N i bez udržování stálé hodnoty p H (Obrázek 19 -

7A) dosahovaly materiály PK02 , PK03 a PK05 maximálních hodnot (> 99 %), 

a to téměř ihned na začátku měření. Naopak u materiálů PK01 a PK04 lze pozorovat 

pozvolný růst efektivity sorpce N i v čase, kdy materiál PK04 vykazoval obecně 

nejnižší hodnoty efektivity sorpce N i (79 %). Nejvyšších hodnot p H během tohoto 

experimentu (Obrázek 19 - 7B) dosahoval materiál PK03 (pH = 9,7). Zatímco 

nejnižších hodnot (pH = 7,3) dosahoval materiál PK04. U všech materiálů došlo po 30 

minutách k poklesu hodnot pH. Hodnota p H se ve 30. minutě pohybovala v rozmezí 

8,4-10. Efektivita sorpce N i při udržování stálé hodnoty p H 5 (Obrázek 19 - 7C) 

ukazuje, že nejvyšších hodnot efektivity (až 34 %) dosahoval materiál PK03 . 

Podobných hodnot dosahovaly materiály PK01 a PK05 . Naopak nejnižší hodnoty 

efektivity sorpce (19 %) vykazoval materiál PK02 . Efektivita sorpce N i při udržování 

stálé hodnoty p H 7 (Obrázek 19 - 7D) značí, že nejvyšších hodnot efektivity sorpce 

(58 %) dosahoval materiál PK03 . Všechny materiály vykazovaly rostoucí efektivitu 
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sorpce N i v čase. Nejnižších hodnot efektivity sorpce N i (34 %) pak dosahoval 

materiál PK02 . 
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Obrázek 19: Efektivita sorpce Ni bez kontroly pH (7A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (7B), 
efektivita sorpce Ni při pH 5 (7C) a při pH 7 (7D). 

9.3.8 Sorpce Pb 

V případě sorpční efektivity Pb bez stálého udržování p H (Obrázek 20 - 8A) 

bylo patrné, že materiály P K 0 2 a PK03 dosahovaly ihned po začátku měření vysokých 

hodnot (> 99 %). Maximální efektivity však s rostoucím časem postupně dosáhly 

i ostatní materiály. Hodnoty p H materiálů při tomto experimentu (Obrázek 20 - 8B) 

se pohybovaly v rozmezí 7,1-9,6. Nejvyšší hodnoty p H (pH = 9,6) vykazoval materiál 

PK03 . Naopak absolutně nejnižších hodnot (pH = 7,1) dosahoval materiál PK04. 

Efektivita sorpce Pb při udržování stálé hodnoty p H 5 (Obrázek 20 - 8C) ukazuje, 

že nej vyšších hodnot efektivity sorpce Pb (až 54 %) dosahoval materiál P K 0 3 . Ostatní 

materiály vykazovaly hodnoty efektivity sorpce Pb mezi 27-48 %. Efektivita sorpce 

Pb při udržování stálé hodnoty p H 7 (Obrázek 20 - 8D) ukazuje, že všechny materiály 

vykazují vysokou efektivitu sorpce Pb (> 98 %). Materiály P K 0 1 , PK02 a PK04 

dosahovaly vysokých hodnot (> 96 %) efektivity sorpce Pb ihned po začátku měření. 

Hodnoty efektivity sorpce Pb materiálů PK03 a PK05 naopak rostly pozvolně s časem. 
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Obrázek 20: Efektivita sorpce Pb bez kontroly pH (8A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (8B), 
efektivita sorpce Pb při pH 5 (8C) a při pH 7 (8D). 

9.3.9 Sorpce Zn 

Nejlepších výsledků při měření efektivity sorpce Z n bez udržování stálé 

hodnoty p H (Obrázek 21 - 9A) dosahovaly materiály PK02 , PK03 a PK05 . Všechny 

tyto materiály dosahovaly hodnot efektivity sorpce Z n vyšších než 99 %. U materiálů 

P K 0 2 a PK03 lze pozorovat vysokou hodnotu efektivity ihned po započetí měření. 

U ostatních materiálů docházelo k pozvolného navyšování efektivity sorpce Z n 

s rostoucím časem. Nejnižších hodnot efektivity (84 %) dosahoval materiál PK04. 

Zaznamenané hodnoty p H při tomto experimentu (Obrázek 21 - 9B) jasně ukazují, 

že nejvyšších hodnot (pH = 9,9) dosahoval materiál PK03 . Naopak nejnižší hodnoty 

(pH = 7,2) vykazoval materiál PK04. Efektivita sorpce Z n při udržování stálého 

hodnoty p H 5 (Obrázek 21 - 9C) dosahovala nej vyšší hodnoty (až 52 %) v případě 

materiálu PK03 . Naopak nejnižších hodnot (33 %) dosahoval materiál PK04. U všech 

materiálů lze pozorovat sestupný trend efektivity sorpce Z n v čase, kdy došlo k ustálení 

hodnot až na konci experimentu. Efektivita sorpce Z n při udržování stálé hodnoty p H 

7 (Obrázek 21 - 9D) vykazovala u všech materiálů pozvolný nárůst efektivity sorpce 

Z n v čase. Nejvyšších hodnot (až 85 %) dosahovaly materiály P K O l a PK03 , naopak 

nejnižších hodnot (70 %) dosahoval materiál PK05 . 
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Obrázek 21: Efektivita sorpce Zn bez kontroly pH (9A), hodnoty pH během experimentu bez kontroly pH (9B), 
efektivita soprce Zn při pH 5 (9C) a při pH 7 (9D). 
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lODiskuse 

10.1 Význam vlastností materiálů pro sorpci 

Základní vlastnosti pyrolyzovaných kalů mohou zásadním způsobem ovlivnit 

následnou sorpci kontaminantů. Chen a kol. (2014) uvádí, že specifický povrch (SBET) 

a kationtová výměnná kapacita ( K V K ) pyrolyzovaného čistírenského kalu jsou 

z hlediska zadržování znečisťujících látek důležitými faktory. Tabulka 4 v této 

diplomové práci udává hodnoty SBET a K V K , ze kterých je patrné, že materiály jsou 

velmi rozdílné, což je potřeba zohlednit při následném hodnocení sorpční ch efektivit. 

Hodnoty SBET materiálů ve studii Chen a kol. (2014) byly v rozmezí 20,3-67,6 m 2 /g 

zatímco hodnoty našich materiálů byly téměř ve všech případech výrazně vyšší. 

V případě K V K dosahovaly některé materiály až několikaset násobných hodnot oproti 

hodnotám pyrolyzovaných kalů v této diplomové práci a zároveň se hodnoty se 

pohybovaly ve větším rozmezí pro různé kaly. Břendová a kol . (2015) uvádí hypotézu, 

že nízký obsah popelovin má pravděpodobně v l iv na snížení specifického povrchu, 

jak potvrdily výsledky uvedené v Tabulka 4. Materiál P K 0 2 vykazoval nejnižší 

hodnotu A d (51,3 hm. %v sušině) a zároveň i velmi nízkou hodnotu SBET (5,6 m 2/g). 

Naopak ostatní materiály měly jak vysoký obsah A d , tak i vyšší hodnotu SBET. Studie 

Zieliňska a kol. (2015) zaznamenává Ad a SBET pyrolyzovaných čistírenských kalů, 

materiály této studie vykazovaly stejné vlastnosti, jako materiály P K 0 1 , PK03 , PK04 

a PK05 této práce tedy, že Ad i SBET spolu souvisí. 

Důležitou roli pro sorpci může hrát i přítomnost krystalických/amorfních Fe-

a M n - (oxo)hydroxidů, které mohou obecně zvyšovat počet aktivních adsorpčních míst 

(Fan a kol . , 2019). Z výsledků S E M - E D X (kapitola 9.2) je patrné, že každý 

ze studovaných kalů obsahuje částice s obsahem Fe. Jejich podíl se ale mezi materiály 

výrazně liší. V různých studiích, které se zabývaly modifikací biocharu, u materiálů 

na bázi Fe docházelo k ovlivnění jeho fyzikálních (např. zlepšení struktury pórů 

a zvětšení specifického povrchu) a chemických (např. zavedení funkčních skupin 

nebo indikace aktivovaných forem kyslíku na povrchu) vlastností (Rajapaksha a kol . , 

2016). Příkladem pyrolyzovaného kalu s vyšším obsahem Fe je studie Yuan & Dai 

(2015), o pyrolyzovaném kalu s vyšším obsahem Ca pojednává článek Naamane a kol. 

(2022). V l i v na obsah prvků, jako jsou Fe a Ca v pyrolyzovaném kalu mají podmínky 

pyrolýzy, především pak její teplota (Chen a kol., 2014). Pyrolýza by zároveň měla 

43 



zajistit fixování rizikových kovů/metaloidů na uhlíkovou matrici a potenciálně 

tak omezit jejich uvolňování (Agrafioti a kol., 2013), nicméně měnící se p H podmínky 

při sorpčních experimentech by mohly vést k vylouhování těchto rizikových 

kovů/metaloidů. 

Naměřené hodnoty p H pro jednotlivé materiály odpovídají výsledkům p H 

pro biochary z rostlinné biomasy (Ding a kol . , 2017). Podle Trakala a kol . (2016) je 

sorpční účinnost rizikových kovů/metaloidů závislejší na p H materiálu než na SBET, 

tato studie zároveň tvrdí, že přítomnost Fe oxidů v původním materiálu zvýšila sorpční 

mechanismy a tím i celkovou sorpční účinnost materiálů. Tato práce se shoduje 

ve tvrzení o v l ivu pH, avšak neshoduje se ve v l ivu přítomnosti Fe. Důvodem je 

pravděpodobně odlišná forma Fe i celkový podíl Fe na povrchu pyrolyzovaného 

materiálu. Pro kompozity pyrolyzované biomasy se používají jako modifikace např. 

FeOx (Wang a kol., 2022), avšak Fe v kalech pochází z vysrážených nanočástic 

hydroxidů Mg/Fe, které se nacházejí na povrchu částic čistírenských kalů (Faisal 

a k o l , 2022). 

10.2 Vliv pH na sorpci kontaminantů 

Po určení základních charakteristik a vlastností studovaných materiálu byly 

provedeny experimenty sorpční kinetiky, které popisují záchyt rizikových 

kovů/metaloidů As , Sb, Cr, Cd, Co, Cu, N i , Pb a Z n za různých podmínek pH. 

Tyto experimenty byly prováděny na všech materiálech ve třech provedeních, 

a to bez udržování stálé hodnoty pH, za stálé hodnoty p H 5 a za stálé hodnoty p H 7. 

Experimenty bez úpravy p H byly provedeny pro simulaci pseudo-reálných podmínek, 

tj. aby bylo možné pozorovat přirozený nárůst p H po aplikaci pyrolyzovaných kalů, 

jak bylo pozorováno např. ve studii Martinsen a kol. (2014), a efekt těchto změn p H 

na sorpční efektivitu materiálů. Obecně se záchyt kationtů s vyšším p H zvyšuje, 

a to jak díky záporně nabitému povrchu materiálů, tak i vl ivem dalších mechanismů 

(např. srážení ve formě uhličitanů či hydroxidů; Bartoš a kol. 2011). Právě stálé 

hodnoty p H , tj. kontrolované hodnoty p H po celou dobu experimentu, byly zvoleny 

pro oddělení efektu adsorpce (záchytu na povrchu vlivem funkčních skupin) 

a precipitace (srážení) u rizikových kovů, která může nastat při vyšších hodnotách p H 

(ČSN E N 14997, 2015). V l i v srážení za dané koncentrace kovů lze zcela vyloučit 

při p H 5 (Syc a kol. , 2016), avšak při p H 7 lze j iž např. u Pb a Cu pozorovat v l iv 

srážení (Esfandiar, 2022). V případě těchto podmínek p H tedy není zcela možné odlišit 
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vl iv adsorpce na povrchu od srážení některých rizikových kovů. V l i v srážení může mít 

například za efekt velmi rychlé odstranění Pb při p H 7 pozorované v případě materiálů 

P K 0 1 , PK02 , PK04 (Obrázek 20 - 8D). Naopak u aniontů lze pozorovat opačné 

chování, a to klesající adsorpci s rostoucí hodnotou p H vlivem záporně nabitého 

povrchu při vyšších hodnotách p H (Pitter, 2009). Zde tedy kontrolované hodnoty p H 

sloužily ke zhodnocení zlepšení sorpčního chování vlivem změn (snížení) hodnoty pH, 

které, jak již bylo zmíněno, dosahují v případě přidání pyrolyzovaného biocharu 

vysokých hodnoty, což obecně limituje záchyt aniontů (Havelcová a kol., 2009). 

S ohledem na vysoké p H a výskyt aniontových forem As , Sb a Cr nebyl 

bez udržování stálé hodnoty p H očekáván významný záchyt těchto prvků. Tato 

predikce vycházející ze studie Vithanage a kol . (2013) byla v rámci této diplomové 

práce potvrzena (Obrázek 13 - 1A, Obrázek 14 - 2A, Obrázek 15 - 3A), 

jelikož všechny studované roztoky vykazovaly vysoké hodnoty p H (až 10,5). 

U rizikových kovů Cu, Co, C d bylo podle studie Esfandiar a kol. (2022) očekáváno, 

že za vyššího p H dojde k jejich záchytu s ohledem na jejich výskyt v kationtové formě, 

jelikož kationty se ve většině případů za většího p H zachytávají lépe. V l i v však může 

hrát i precipitace, jak bylo j iž zmíněno výše. Produkty srážení se pravděpodobně 

vyskytovaly i v případě měření efektivity sorpce N i , Pb, Z n (o srážení těchto prvků 

píše i Esfandiar a kol., 2022) bez udržování stálé hodnoty p H . U materiálů PK02 , PK03 

a PK05 (Obrázek 19 - 7 A , Obrázek 20 - 8A, Obrázek 21 - 9A) naměřeny výrazně 

vysoké hodnoty pH. Avšak v l iv na rychlý záchyt ihned po začátku měření může mít 

i vysoká afinita materiálů vůči těmto prvkům. N a nižší efektivitu zachycení rizikových 

kovů/metaloidů u materiálů PK01 a PK04 v této práci mohla mít v l iv nižší hodnota 

pH. Rovnovážné p H materiálu PK01 během experimentů nabývalo hodnot 7,5-8,9, 

a u materiálu PK04 pak hodnot 6,9-8,1. Při porovnání pozorovaných vlastností 

a sorpční ch výsledků je patrné, že existuje jasný vztah mezi nižší efektivitou 

a hodnotou p H během experimentu bez úpravy pH. 

Zajímavý výsledek v případě kinetických experimentů za udržování stálé 

hodnoty p H 5 byl sledován u Cr, a to konkrétní znatelné navýšení záchytu Cr u všech 

sorpční ch materiálů kromě PK05 (Obrázek 15 - 3C) naopak nej vyšší záchyt Cr byl 

pozorován u materiálu PK03 (72 %). O tomto chování Cr při nižší hodnotě p H 

pojednává například studie Fei a kol. (2022), kde byla pozorována efektivita sorpce Cr 

za použití čistírenského kalu s nízkomolekulárními organickými kyselinami. 
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V případě dalších prvků v aniontových formách (As, Sb) bylo pozorováno mírné 

navýšení záchytu A s při použití materiálů P K 0 1 , PK03 a PK04 (Obrázek 13 - 1C). 

Absolutní hodnoty záchytu A s však byly velmi nízké, kdy nejúčinnější materiál 

dosahoval k 12% efektivitě sorpce. Zásadní odlišnost mezi As , Sb a Cr je také v tom, 

že Cr se řadí mezi kovy, zatímco A s a Sb jsou metaloidy. U kovů C d (Obrázek 16 -

4C), Co (Obrázek 17 - 5C) a C u (Obrázek 18 - 6C) bylo po snížení p H na hodnotu 5 

očekáváno omezení záchytu na povrchu sorpčních materiálů, avšak efektivita sorpce 

byla poměrně vysoká. Studie Chen a kol. (2014) pojednává o adsorpci C d pomocí 

komunálních čistírenských kalů, která dosahovala nejlepších hodnot při p H = 8. 

V e všech třech případech (Cd, Co, Cu) dosahoval nejvyšších hodnot záchytu 

rizikových kovů při udržování stálého hodnoty p H 5 materiál PK03 , avšak nejméně 

byl zachycen rizikový kov Co. Při měření efektivity sorpce N i (Obrázek 19 - 7B), Pb 

(Obrázek 20 - 8B) a Z n (Obrázek 21 - 9B) a udržování stálé hodnoty p H 5 byla u N i 

pozorována u všech materiálů po uplynutí 60. minuty stagnace záchytu, nejvyšších 

hodnot záchytu N i opět dosahoval materiál PK03 . 

Při kontrolovaném p H 7 byla opětovně pozorována velmi nízká efektitivita 

aniontových forem, což dále potvrdilo tvrzení Vithanage a kol. (2017), že sorpční 

efektivita aniontů se snižuje se zvyšujícím se pH. Naopak ve srovnání s experimentem 

bez úpravy p H , kdy p H dosahovalo mnohem vyšších hodnot, nebylo pozorováno téměř 

žádné zlepšení sorpční efektivity, a to v případě všech aniontových forem As , Sb, Cr. 

Náznak zvýšení efektivity sorpce byl patrný pouze u Cr (Obrázek 15 - 3D), kde byl 

neúčinnější materiál P K 0 3 . Elaigwu a kol. (2014) uvádí, že adsorpce kovů jako Cd 

a Pb, by se měla se zvyšujícím p H zvyšovat. Toto tvrzení bylo po srovnání výsledků 

při p H 5 a 7 v rámci této diplomové práce potvrzeno (Obrázek 16 - 4D, Obrázek 20 -

8D). V případě Cd vykazoval nejvyšší hodnoty efektivity sorpce materiál PK03 (73 

%) a v případě Pb vykazovaly všechny materiály velmi vysoké hodnoty efektivity 

sorpce. Nejvyšší efektivity sorpce dosáhl materiál PK04, a to až 100 %. Zde je nutné 

zmínit, že lze předpokládat, že za této hodnoty p H je j iž velmi pravděpodobné 

vysrážení Pb, jak uvádí i Tlustoš a kol. (2007). K navýšení efektivity sorpce se 

zvyšujícím se p H došlo i u prvků Co (Obrázek 17 - 5D) a Cu (Obrázek 18 - 6D), zde 

docházelo k nevyšší efektivitě sorpce za použití materiálu PK03 , naopak nej nižší 

hodnoty efektivity sorpce vykazovaly materiály PK02 a PK05 . Také N i (Obrázek 19 

- 7D) a Z n (Obrázek 21 - 9D) vykazovaly po navýšení p H na hodnotu 7 vyšší účinek 
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efektivity sorpce. Materiál PK03 vykazoval nej vyšší hodnoty jak při měření efektivity 

sorpce N i , tak Zn . V případě měření efektivity sorpce při udržování stálé hodnoty p H 

5 bylo znatelné uvolňování Cd, Cu, Pb a Zn, které se ale časem ustálilo. Toto 

uvolňování mohlo být způsobeno obecným chováním některých prvků při p H 5-5,5, 

jak bylo pozorováno např. ve studii Hudcová a kol. (2018). K uvolňování rizikových 

prvků ale mohlo dojít i ze samotných materiálů, jelikož například prvky Cu a Z n 

dosahovaly vysokých hodnot j iž ve vstupním materiálu. Studií, které by se zabývaly 

komplexně takto širokou škálou kontaminantů a jejich sorpcí na pyrolyzovaný kal 

v závislosti na pH, je nedostatek. Některé výsledky (např. pro Co a N i ) nebylo 

proto možné dostatečně diskutovat s literaturou. 

10.3 Posouzení efektivity sorpce 

Jak j iž bylo zmíněno, sorpční efektivita závisí na různých vlastnostech daného 

materiálu. N a základě výsledků analýz SBET lze seřadit studované materiály vzestupně 

následovně: P K 0 2 < PK05 < PK03 < PK04 < P K 0 1 . Nicméně toto pořadí na základě 

velikosti specifického povrchu nemusí mít žádný v l iv na finální rozsah adsorpce, 

jak bylo pozorováno v případě studií Trakal a kol. (2016) a Hudcová a kol. (2022) 

zabývající se vlivem specifického povrchu na sorpční vlastnosti pyrolyzované 

biomasy. Hodnoty K V K vstupních materiálů (Tabulka 4) lze seřadit následovně: PK02 

~ PK03 > PK04 >PK01 > PK05 . Důvodem rozdílných hodnot K V K může být 

pravděpodobně obsah Ca, jehož koncentrace byla u materiálu PK05 nejnižší. Vysoký 

obsah Ca by mohl naznačovat, že kationtová výměna se významně podílí na sorpčním 

mechanismu kalů P K 0 2 a PK03 . Tabulka 5 zobrazuje hodnoty p H za použití 

deionizované H2O, hodnoty p H jednotlivých materiálů lze seřadit následovně: PK02 

~ PK05 ~ PK03 > PK01 > PK04. Měření rovnovážného p H je zobrazeno na obrázcích 

14-22 (označené písmenem B) , materiály dosahovaly rozdílných hodnot pH. 

Materiály PK04 a PK01 vykazovaly nejnižší hodnoty p H při měření za použití 

deionizované H2O, tak i v případě měření rovnovážného pH. Podle grafů efektivity 

sorpce lze soudit, že obecně nej horších hodnot dosahovaly právě materiály PK04 

a P K 0 1 , a to sorpce rizikových kovů/metaloidů bez úpravy pH. Při měření efektivity 

sorpce rizikových kovů/metaloidů při udržování hodnoty p H 5 vykazoval také materiál 

PK04 nejnižší hodnoty a při měření efektivity sorpce rizikových kovů/metaloidů při 

udržování hodnoty p H 7 sorbovaly nejhůře materiály PK04 a PK05 . Z této diskuse 

vyplývá, 
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že za nejméně efektivní materiál můžeme označit materiál PK04. Materiál PK03 

vykazoval téměř ve všech případech měření nevyšší hodnoty efektivity sorpce, 

proto může být právem označen za nejlepší u materiálů z pohledu této práce. Vysokých 

hodnot efektivity sorpce dosahoval ve všech případech měření ale i materiál PK02. 

Obecně se tedy dá říct, že materiály P K 0 1 , PK02 , PK03 a PK05 jsou potenciálně 

vhodné pro další využití. 

Dalo by se tedy shrnout, že nej důležitějším faktorem ovlivňujícím sorpci 

rizikových kovů/metaloidů pomocí pyrolyzovaných čistírenských kalů jsou hodnoty 

p H vstupních materiálů. Zároveň je ale nutné podotknout, že pyrolyzované čistírenské 

kaly z různých zdrojů vykazují různé vlastnosti, které vždy neodpovídají 

přepokládaným sorpčním schopnostem materiálů. 
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UZávěr 

Pyrolyzované kaly studované v této diplomové práci byly detailně 

charakterizovány a byl sledován vliv p H na efektivitu sorpce rizikových 

kovů/metaloidů. By lo zjištěno, že čistírenské kaly pocházející z různých zdrojů mají 

různé vlastnosti a obsahují různé koncentrace rizikových kovů/metaloidů, 

které ale mohou být pomocí pyrolýzy stabilizovány. Avšak některé vlastnosti 

pyrolyzovaného čistírenského kalu nekorelují se sorpční mi schopnostmi. Výjimkou 

jsou hodnoty přirozeného p H materiálů, které se ukázalo jako klíčové pro záchyt 

kontaminantů. V této práci bylo zjištěno, že jako nejméně vhodný materiál pro sorpci 

rizikových kovů/metaloidů je ten, který vykazuje nízké hodnoty přirozeného p H 

a také nízké hodnoty p H při měření rovnovážných hodnot p H , tedy materiál PK04. 

Pyrolyzované čistírenské kaly vykazovaly velmi slibné výsledky pro sorpci Cu, 

Pb a Zn , avšak ani u ostatních rizikových kovů/metaloidů nebyly hodnoty účinnosti 

sorpce zanedbatelné. Nejvyšší hodnoty efektivity sorpce vykazoval téměř ve všech 

případech materiál PK03 . Materiály P K 0 1 , PK02, PK03 a PK05 se jeví jako vhodné 

materiály pro další testování. 

Čistírenský kal obecně patří mezi materiály, které mají svůj potenciál k dalšímu 

využití. Jeho použití jako sorbentu připraveného pomocí pyrolýzy by mohlo najít 

uplatnění například při remediaci kontaminovaných půd rizikovými kovy/metaloidy. 

Je však nutné zohlednit zejména p H prostředí, vlastnosti materiálu a typ kontaminantů. 

Tato práce byla zaměřena na testování různých vstupních materiálů, různých 

kovů/metaloidů a podmínek p H právě kvůli posouzení sorpční ch vlastností před jeho 

přímou aplikací do půdy. 
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