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Abstrakt 

Kompostování je nejen zavedenou technologií pro zpracování organických odpadů, ale 

také bioremediační metodou s velkým potenciálem. Mikroorganismy zodpovědné za pro-

ces kompostování jsou totiž schopné rozkládat kromě organického materiálu i mnoho po-

lutantů. Bioremediační účinnost kompostování závisí jak na typu a biodostupnosti samot-

ných polutantů, tak na mnoha procesních podmínkách, jako jsou typ a množství konta-

minované matrice či přidaného organického materiálu, vlhkost, poměr živin aj. Aby bylo 

možné v konkrétních případech správně posoudit využitelnost kompostování a nastavit 

při něm vhodné podmínky, je důležité vlivu jednotlivých parametrů porozumět. 

Znečištění půd polycyklickými aromatickými uhlovodíky (PAU) a dalšími aroma-

tickými uhlovodíky je přetrvávajícím problémem mnoha lokalit. Právě pro tento typ kon-

taminovaného materiálu může být kompostování vhodnou sanační metodou, jestliže jsou 

PAU dostatečně biodostupné. V této disertační práci byl studován vliv složení přidáva-

ného organického substrátu na účinnost odstranění PAU z historicky znečištěných půd. 

Výsledky naznačují, že jsou-li dodrženy optimální podmínky kompostování (vlhkost, 

provzdušnění atd.) a maturace trvá alespoň rok, konečný rozsah úbytku není na složení 

substrátu významně závislý. Je však možné skladbou substrátu do určité míry ovlivnit 

rychlost úbytku PAU v počáteční aktivní fázi. Vliv poměru znečištěné matrice ke zbytku 

materiálu na rozklad vybraných mikropolutantů byl zkoumán v případě kompostování 

čistírenského kalu. Ten obsahuje řadu prospěšných látek, díky nimž je vhodným hnoji-

vem, zároveň však může představovat riziko pro životní prostředí vzhledem k přítomnosti 

nežádoucích příměsí. Výsledky ukazují, že 75 % a více kalu má negativní vliv na průběh 

kompostování. Zároveň z nich vyplývá, že kompostováním kalu lze efektivně snížit kon-

centraci některých léčiv, zatímco jiná jsou vůči degradaci poměrně odolná. V případě 

sloučenin obzvláště odolných biodegradaci, např. hexachlorcyklohexanů (HCH), může 

být řešením kombinace biologických a chemických metod. Kompostování se v rámci této 

práce ukázalo jako vhodný závěrečný krok v komplexní sanaci půdy znečištěné HCH. 

Jeho účelem bylo především snížení ekotoxicity sanovaného materiálu způsobené růz-

nými degradačními produkty vzniklými během předchozích biologicko-chemických fází. 
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Abstract 

Composting is not only an established technology for the treatment of organic waste but 

also a bioremediation method with great potential. The microorganisms responsible for 

the composting process can break down not only organic material but also a lot of pollu-

tants. The bioremediation efficiency of composting depends on many process parameters, 

such as the type and amount of contaminated matrix and added organic material, 

moisture, nutrient ratio, etc., in addition to the kind and bioavailability of the pollutants 

themselves. To correctly assess the applicability of composting in specific cases and to 

set appropriate conditions, it is important to understand the influence of the individual 

parameters. 

Soil contamination with polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and other aro-

matic hydrocarbons remains a problem in many locations. Composting can be a suitable 

remediation method for this type of contaminated material supposing PAHs are suffi-

ciently bioavailable. In this dissertation thesis, the effect of the organic substrate compo-

sition on the removal efficiency of PAHs from historically contaminated soils was stud-

ied. The results indicate that if optimal composting conditions (moisture, aeration, etc.) 

are maintained and the maturation phase lasts at least one year, the final extent of PAH 

loss is not significantly dependent on the composition of the substrate. However, it is 

possible to influence the rate of PAH loss in the initial active phase to some extent. The 

effect of the ratio of contaminated matrix to residual material on the degradation of se-

lected micropollutants was investigated in the case of sewage sludge composting. The 

sludge contains a lot of nutrients which makes it a suitable fertilizer, but at the same time, 

it may pose a risk due to the presence of some impurities. The results show that 75 % or 

more of sludge has a negative effect on the composting process. At the same time, it im-

plies that sludge composting can effectively reduce the concentration of some drugs, 

while others are relatively resistant to degradation. In the case of substances particularly 

resistant to biodegradation, e.g. hexachlorocyclohexanes (HCHs), the solution may be 

based on a combination of biological and chemical methods. Composting has been 

proven in this work to be a suitable final step in the remediation of HCH-contaminated 

soil. Its main purpose was to reduce the ecotoxicity of the remediated material caused by 

the various degradation products produced during the previous biological-chemical 

phases. 

 

[IN CZECH] 
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Seznam zkratek a symbolů 

AOX halogenované organické sloučeniny 

BTEX benzen, toluen, ethylbenzen, xyleny 

C/N poměr organického uhlíku a celkového dusíku v určitém materiálu 

ČOV čistírna odpadních vod 

DDE 1,1-dichlor-2,2-bis(4-chlorfenyl)ethen 

DDT 1,1,1-trichlor-2,2-bis(4-chlorfenyl)ethan 

ECHA Evropská agentura pro chemické látky (z angl. European Chemicals 

Agency) 

HCH hexachlorcyklohexan(y) 

hm% hmotnostní procenta 

IARC Mezinárodní agentura pro výzkum rakoviny (z angl. International 

Agency for Research on Cancer) 

Kow rozdělovací koeficient oktanol–voda 

nZVI/mZVI nano a mikročástice nulamocného železa 

PAU polycyklické aromatické uhlovodíky 

PFAS per- a polyfluorované látky (z angl. per- and polyfluoroalkyl substan-

ces) 

POP persistentní organické polutanty 

PPCP léčiva a produkty osobní péče (z angl. pharmaceuticals and personal 

care products) 

US EPA Agentura pro ochranu životního prostředí (z anlg. U.S. Environmental 

Protection Agency) 
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1 Úvod 

Kompostování je chápáno jako proces aerobní přeměny směsi organických substrátů na 

stabilizovanou organickou hmotu – kompost [1]. Tradičně bylo využíváno ke zpracování 

nejrůznějších organických odpadů. Díky degradačnímu potenciálu přítomných mikroor-

ganismů i relativní cenové a technologické dostupnosti se ale v posledních desetiletích 

ukazuje také jako slibná bioremediační metoda pro pevné matrice znečištěné různými 

organickými polutanty [2]. Mezi ně patří půdy, kaly a sedimenty znečištěné polycyklic-

kými aromatickými uhlovodíky (PAU), ropnými uhlovodíky, hormony, některými pesti-

cidy, léčivy apod. 

Typickým příkladem je bioremediace půd kontaminovaných PAU kompostováním 

ve směsi s vhodným organickým materiálem (substrátem), který slouží jako zdroj živin, 

případně mikroorganismů, a pomáhá s nastavením vhodných kompostovacích podmí-

nek [3]. Substrát je jedním z důležitých faktorů, které ovlivňují průběh kompostování, 

a tím pádem také účinnost bioremediace. Dalšími parametry, které je třeba brát v úvahu, 

jsou např. poměr substrátu a znečištěné matrice, vlhkost, biodostupnost přítomných po-

lutantů nebo další potenciální toxické příměsi (např. těžké kovy). Dostatečné pochopení 

vlivu jednotlivých faktorů na bioremediační účinnost kompostování je nezbytné pro ma-

ximální snížení rizika selhání této metody, která by v takovém případě vedla k produkci 

ještě většího množství kontaminovaného materiálu. 

V neposlední řadě je kompostování rozšířenou technologií úpravy čistírenských 

kalů [4]. Ten, jakožto vedlejší produkt čištění odpadních vod, obsahuje velké množství 

cenných živin a může být díky tomu využit v zemědělství. Obohacení půdy kalem s sebou 

však nese riziko kontaminace životního prostředí, protože kaly mohou kromě prospěš-

ných látek obsahovat nejrůznější polutanty (např. léčiva a produkty osobní péče, endo-

krinní disruptory, PAU) [5]. Kompostování kalů před jejich aplikací může pomoci riziko 

přenosu nežádoucích látek do půdy snížit. Z publikované literatury je však zřejmé, že vliv 

kompostování na jednotlivé látky ze skupiny léčiv a produktů osobní péče je značně růz-

norodý v závislosti na povaze konkrétní látky i podmínkách procesu. Proto je důležité 

porozumět jak vlivu jednotlivých procesních podmínek na odstraňování těchto mikropo-

lutantů, tak osudu jednotlivých látek během kompostování. 

Předkládaná disertační práce se zabývá především vlivem vybraných procesních 

parametrů na účinnost kompostování z hlediska odstranění vybraných polutantů. Při bio-

remediaci půd znečištěných PAU byl sledován vliv složení organického substrátu v pod-

mínkách kompostování s dlouhodobou maturací. Dále byl při kompostování čistíren-

ského kalu zkoumán efekt poměru znečištěné matrice (v tomto případě tedy čistírenského 

kalu) a organického substrátu na finální koncentraci zvolených mikropolutantů, zejména 

léčiv. Kromě toho bylo prozkoumáno zařazení kompostování jako posledního kroku při 

chemicko-biologické remediaci půdy kontaminované hexachlorcyklohexany (HCH). 
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2 Organické polutanty a mikropolutanty 

Termín mikropolutanty se obvykle používá pro označení antropogenních kontaminantů, 

které se v prostředí vyskytují ve stopových koncentracích (v řádu g  l–1/g  kg–1 a niž-

ších) [6]. Typickým příkladem jsou léčiva, produkty osobní péče, per- a polyfluorované 

látky (PFAS z angl. per- and polyfluoroalkyl substances), průmyslové chemikálie, ale 

v závislosti na situaci tak mohou být označené i např. PAU nebo polychlorované bife-

nyly. Může se jednat i o anorganické sloučeniny jako jsou těžké kovy, kterými se však 

tato práce nezabývá. Vlastnostmi a zdroji vybraných výše uvedených skupin polutantů se 

blíže zabývá Kap. 2.2 a publikace 2. 

Některé ze zmiňovaných látek bývají označovány jako tzv. nově se objevující 

(emergentní) polutanty (v angl. literatuře „emerging contaminants“, „contaminants of 

emerging concern“). Tento termín obvykle zahrnuje zatím legislativně velmi málo regu-

lované (antropogenní) polutanty jako jsou léčiva, surfaktanty, produkty osobní péče, en-

dokrinní disruptory, polární pesticidy a další [7]. Je pro ně typické, že pro přetrvávající 

výskyt nemusí být persistentní, protože vysoká míra jejich transformace/odstranění je 

kompenzována neustálým uvolňováním do prostředí. Někdy je tento fenomén označován 

jako pseudopersistence [8]. 

2.1 Výskyt a osud v životním prostředí 

Organické znečištění je dnes možné detekovat v nejrůznějších složkách životního pro-

středí, např. v povrchové a podzemní vodě [8–10] nebo půdě [11,12] a v tkáních řady 

volně žijících organismů [13] i člověka [14,15]. Polutanty a mikropolutanty se mohou 

do životního prostředí dostávat z mnoha zdrojů a v různé míře se jím šířit, jak naznačuje 

schéma na Obr. 1. Může se jednat o bodové (např. výpusť z čistírny) i nebodové (difúzní) 

zdroje (např. splachy z polí a silnic, nezáměrný rozstřik agrochemikálií). Jedním z hlav-

ních bodových zdrojů zejména pro mikropolutanty jsou výpustě z čistíren odpadních vod 

(ČOV) [16,17]. Do ČOV se dostává odpadní voda z domácností, zdravotnických zaří-

zení, některých průmyslových závodů či živočišné výroby, ale také kupříkladu splachy 

z městských komunikací. Domácnosti jsou zdrojem léčiv a jejich metabolitů, stimulantů, 

látek z produktů osobní hygieny a kosmetiky, parfémů, UV filtrů, čistících pro-

středků apod.  V nemocniční odpadní vodě jsou kromě léčiv a jejich metabolitů ve zvý-

šené míře přítomné i antimikrobiální látky či radionuklidy [18]. Odpadní vody z prů-

myslu jsou zdrojem nejrůznějších průmyslových chemikálií (např. bisfenoly, plastifiká-

tory, benzotriazoly), PFAS, výrobních prekurzorů, PAU aj. [19] v závislosti na průmys-

lovém zaměření. 
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Obr. 1 Některé zdroje znečištění životního prostředí, především vody a půdy, a schématické zná-

zornění osudu polutantů v prostředí. Mezi zdroje znečištění patří domácnosti, nemocnice i prů-

mysl, které vypouští řadu látek do odpadní vody (A). Zbytkové koncentrace řady látek se pak 

s přečištěnou vodou vypouštěnou z čistíren odpadních vod (ČOV) dostávají do recipientu (B). 

Některé polutanty se v ČOV sorbují na částice kalu a s ním se mohou dostat i do půdy (C), pro 

kterou čistírenský kal slouží jako hnojivo. Dalším zdrojem znečištění je samotné zemědělství (D), 

a to jak rostlinná, tak živočišná výroba. Používané agrochemikálie se dostávají přímo do půdy 

a odtud se šíří i do vod (E). Z půdy mohou být kontaminanty vstřebány zemědělskými plodinami 

(F), čímž mohou potenciálně ohrozit i zdraví člověka. Polutanty, které se dostávají do vodních 

ekosystémů mohou ovlivňovat vodní organismy (G). Některé látky navíc pronikají do pitné vody, 

pokud nejsou úpravny (H) v jejich odstranění ze surové vody dostatečně efektivní. Průmysl může 

být zdrojem znečištění i pro půdu, zejména při nevhodném nakládání s chemikáliemi a haváriích 

během výroby nebo transportu (I). Polutanty mohou v půdě ohrozit přítomné organismy (J), šíří 

se do dalších složek prostředí včetně podzemních a povrchových vod (K). 

Obrázek vytvořen v BioRender.com. 

 

Polutanty, které nejsou čistírenskými technologiemi z vody efektivně odstraněny, 

jsou pak s přečištěnou vodou vypouštěny do recipientu. Účinnost odstranění látky v ČOV 

silně závisí jednak na fyzikálně-chemických vlastnostech molekuly a koncentraci, jednak 

na použitých technologiích [20]. Podle práce Rout a kol. [16] zabývající se odstraňová-

ním nově se objevujících polutantů v ČOV se jich v primárním stupni čištění odstraní 20–

50 %, sekundární stupeň je zodpovědný za odstranění 30–70 % a terciární i více než 

90 %. V primárním stupni dochází k adsorpci polutantu na částice kalu (elektrostatické 

interakce) a absorpci do lipidové frakce (hydrofobní interakce). V sekundárním stupni 
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jsou dominantními procesy odstranění polutantů biotransformace a biodegradace aktivo-

vaným kalem a sorpce na pevné částice. Terciární čištění (v tomto případě označuje pro-

ces sorpce na aktivní uhlí a pokročilé oxidativní procesy, např. ozonizace) slouží k dočiš-

tění vody od kontaminantů, které z nějakého důvodu unikly sekundárnímu stupni. Tyto 

pokročilé technologie však dosud v ČOV nejsou běžně implementovány. V Evropské 

unii by mělo být zavedení dodatečného stupně čištění (na rozdíl od Rout a kol. označe-

ného jako kvartérní) v ČOV nad 10 000 ekvivalentních obyvatel od roku 2045 jednou 

ze změn, které přinese novelizovaná směrnice o čištění městských odpadních vod 

(91/271/EHS) [21,22]. Cílem tohoto opatření je právě snížení obsahu mikropolutantů 

ve vypouštěné vodě. 

Vedlejším produktem čištění odpadních vod je čistírenský kal, který obsahuje velké 

množství organické hmoty a nutrientů, čehož lze využít v zemědělství. Na půdu může být 

aplikován buď přímo stabilizovaný kal, nebo kompost, do jehož zakládky byl kal přimí-

chán [4]. Kal ale vedle prospěšných látek může obsahovat mnoho různých polutantů, pro-

tože, jak bylo výše zmíněno, jedním z významných procesů odstraňování kontaminantů 

z vody je sorpce na částice kalu [5]. Obsahuje i nejrůznější transformační a degradační 

produkty vzniklé během transportu a čištění odpadních vod, nebo později během úpravy 

kalu. Všechny tyto příměsi, nejsou-li efektivně odstraněny během úpravy kalu, se pak 

dostávají s kalem do půdy, kde mohou ovlivnit přítomné organismy a šířit se dále 

zejména do povrchových i podzemních vod. Zemědělství samotné je zdrojem znečištění 

agrochemikáliemi (pesticidy a hnojiva), hormony a dalšími endokrinními disruptory 

nebo veterinárními přípravky [23]. Velká část z nich se uvolňuje nejen přímo do půdy 

polí a pastvin, ale opět i do povrchových a podzemních vod. Z půdy se mohou látky do-

stávat také do rostlin nebo těl organismů a kontaminovat tímto způsobem potravní řetě-

zec [24–26]. 

Environmentální procesy, kterým látka v prostředí podléhá, zahrnují transport 

od zdroje dál do prostředí, rozdělení mezi jednotlivé kompartmenty prostředí (půda, 

voda, biota atd.) a biotickou i abiotickou transformaci [27]. Interakce polutantu s prostře-

dím jsou velmi komplexní a souběžně je ovlivňuje řada faktorů, které zahrnují fyzikálně-

chemické vlastnosti dané látky (rozpustnost, ionizace, volatilita, struktura, molární hmot-

nost apod.), charakter prostředí (pH, obsah organické hmoty, zrnitost apod.) i klimatické 

podmínky [11,23,27–29]. 

Rozdělení látky mezi půdu nebo sediment a vodnou fázi závisí na její rozpustnosti 

ve vodě, tendenci sorbovat se na částice půdy/sedimentu a persistenci látky [27]. V ad-

sorpci látek na půdní částice se uplatňují různé mechanismy: např. vodíkové vazby, van 

der Waalsovy síly a Londonovy disperzní síly, hydrofobní efekt, interakce s kationty 

kovů či chemisorpce (tzn. adsorpce založená na vytvoření chemické vazby mezi adsor-

bentem a molekulou polutantu) [11,30]. Obecně platí, že míra adsorpce nenabitých orga-

nických polutantů roste s hydrofobicitou molekuly (lze vyjádřit jako rozdělovací 
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koeficient oktanol/voda, KOW), zatímco s rostoucí rozpustností ve vodě míra adsorpce 

látky klesá, roste náchylnost k vymývání a zvyšuje se její podíl ve vodné fázi [11]. Jak 

již bylo zmíněno, adsorpce je ovlivněna i řadou dalších faktorů. Jedním z nich je obsah 

organické hmoty, neboť většina organických polutantů se dominantně sorbuje právě na 

ni [11,27]. Z míry adsorpce látky na pevné částice, respektive z míry její desorpce plyne 

i biodostupnost, tedy to, jestli je látka dostupná pro příjem (absorpci) živými orga-

nismy [31,32]. Adsorpce polutantu např. na částice organické hmoty tedy snižuje jeho 

ekotoxicitu a pohyblivost v prostředí. 

U některých polutantů dochází k bioakumulaci, tedy zvyšování koncentrace látky 

v organismu vzhledem k její environmentální koncentraci [13,33–35]. Bioakumulace za-

hrnuje příjem látky z prostředí (biokoncentrace) a příjem z potravy [13]. Potenciál k bio-

koncentraci koreluje s hydrofobicitou látky (často zjednodušeně vyjadřovanou jako Kow), 

dále je ovlivněn typem organismu a jeho metabolismem i prostředím a délkou setrvání 

v něm. Zvyšování koncentrace v organismech v rámci trofického řetězce, ke kterému 

u části kontaminantů dochází, je označováno jako biomagnifikace (bioobohacování) 

[23,36,37]. 

2.2 Vybrané skupiny organických polutantů a mikropolutantů 

2.2.1 Polycyklické aromatické uhlovodíky 

Polycyklické aromatické uhlovodíky jsou organické sloučeniny složené ze dvou nebo 

více nesubstituovaných kondenzovaných aromatických cyklů. Fyzikálně-chemické vlast-

nosti jednotlivých PAU závisí na uspořádání a počtu cyklů v molekule (a tedy na molární 

hmotnosti). V řadě publikací se proto PAU dělí do skupin na základě molární hmotnosti, 

a to na PAU s nízkou (2–3 cykly) a PAU s vysokou molární hmotností (4 a více 

cyklů) [38,39]. V některých publikacích je uvedena samostatně skupina PAU se 4 cykly 

jako PAU se střední molární hmotností [40,41]. Jedná se o chemicky odolné sloučeniny, 

jejichž stabilita roste se vzrůstajícím počtem cyklů v molekule. Snadno však podléhají 

fotooxidaci [42]. Jsou to látky hydrofobní povahy s tendencí sorbovat se na pevné částice 

a potenciálem se bioakumulovat [43,44]. Lipofilita, rozpustnost ve vodě i volatilita s ros-

toucím počtem cyklů v molekule klesá. 

Do životního prostředí se PAU dostávají z přirozených i antropogenních zdrojů 

a jsou v podstatě všudypřítomné [38]. Vznikají nedokonalým spalováním, při pyrolýze 

organického materiálu a vyskytují se v ropě, černouhelném dehtu nebo asfaltu. Přestože 

vznikají např. vulkanickou činností nebo při lesních požárech, dominantním zdrojem 

PAU v prostředí je lidská činnost. Mezi nejvýznamnější antropogenní zdroje tedy patří 

spalování fosilních paliv, doprava a úniky během těžby, transportu i zpracování ropy 

nebo jiných materiálů obsahujících PAU [45]. Vzhledem k mechanismu vzniku se téměř 

vždy vyskytují ve směsích, v nichž se zastoupení jednotlivých PAU liší podle zdroje 
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a stáří znečištění [46]. PAU s 2–3 cykly typicky vznikají při nižších a středních teplotách 

[47]. Naproti tomu PAU se 4 a více cykly vznikají při výšeteplotních procesech jako je 

spalování fosilních paliv. Mohou být rovněž doprovázené analogickými sloučeninami 

s obsahem heteroatomů (hl. dusík, kyslík, síra) nebo substituentů [48–50]. 

Distribuce PAU v životním prostředí je stejně jako u ostatních polutantů ovlivněna 

řadou faktorů [46,51,52]. Do vodního prostředí se dostávají z odpadní vody, prostřednic-

tvím povrchových splachů, atmosférických depozic nebo úniků ropy [53]. Vstupují-li 

PAU do životního prostředí skrz vodu, sorbují se na částice sedimentu; koncentrace a za-

stoupení ve vodním sloupci závisí na rozpustnosti i volatilitě jednotlivých PAU [54]. 

Lehčí PAU s větší volatilitou a rozpustností ve vodě jsou v prostředí obecně pohyblivější 

a vyznačují se větším zastoupením v atmosféře ve srovnání s PAU s více cykly, které 

s větší pravděpodobností setrvávají blíže zdroji znečištění. Protože mají PAU tendenci 

adsorbovat se na pevné částice, obvykle se akumulují v půdě („konečný rezervoár“) [42]. 

Koncentrace PAU v půdním roztoku, která přímo souvisí s jejich biodostupností, je zá-

vislá především na míře adsorpce, respektive desorpce a sekvestrace [44,55]. Směsná po-

vaha znečištění spolu s rekalcitrantní povahou těchto látek komplikuje sanace znečiště-

ných lokalit. 

PAU mohou představovat riziko jak pro člověka, tak pro jiné organismy v životním 

prostředí [56–60]. Nejprozkoumanější jsou genotoxické, karcinogenní a mutagenní 

účinky [61,62], nicméně bylo popsáno i další toxické působení některých PAU, 

např. neurotoxicita [63] nebo imunotoxicita [64]. Toxicita PAU, stejně jako jejich další 

vlastnosti, je závislá na velikosti i uspořádání molekuly [61]. PAU s 4 a více cykly jsou 

považovány za toxičtější a jsou spojovány s vyšším karcinogenním potenciálem, ale nižší 

akutní toxicitou ve srovnání s PAU s nižší molární hmotností [61]. Přestože byly popsány 

i akutně toxické účinky např. benzo[a]pyrenu pro testované organismy [63,65], akutní to-

xicita je významná zejména u PAU s 2–3 cykly [66,67]. Za genotoxické a karcinogenní 

účinky nejsou obvykle zodpovědné původní molekuly PAU, ale intermediáty jejich me-

tabolismu [61,62]. Typickým příkladem je vznik reaktivních epoxidů po oxidaci PAU 

systémem cytochromu P450. Tyto reaktivní intermediáty se mohou následně vázat nejen 

na DNA, ale i na lipidy nebo proteiny. Z hlediska karcinogenních účinků je pravděpo-

dobně nejlépe prozkoumán zmiňovaný benzo[a]pyren, který je v databázi Mezinárodní 

agentury pro výzkum rakoviny (IARC z angl. International Agency for Research on Can-

cer) zařazen do skupiny 1, je tedy klasifikován jako prokázaný karcinogen pro člo-

věka [68]. Další zástupci PAU jsou v kategorii látek potenciálně karcinogenních pro člo-

věka (skupiny 2A a 2B), např. dibenzo[a,h]anthracen (2A) či naftalen (2B). 

Kvůli výše zmíněným toxikologickým vlastnostem a všudypřítomnosti těchto po-

lutantů je 16 zástupců PAU zařazeno na seznam Prioritních polutantů vytvořený americ-

kou Agenturou pro životní prostředí (US EPA z angl. United States Environmental Pro-

tection Agency) za účelem rutinního sledování jejich obsahu v půdě, vzduchu 
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a vodě [69,70]. Podobně jsou některé PAU zahrnuty Evropskou agenturou pro chemické 

látky (ECHA z angl. European Chemicals Agency) mezi látky vzbuzující mimořádné 

obavy (angl. Substances of very high concern). Jsou také mezi prioritními látkami Rám-

cové směrnice o vodách (angl. Water Framework Directive) [71]. PAU navíc patří mezi 

polutanty, jejichž koncentrace jsou v ČR a dalších státech Evropské unie legislativně re-

gulovány v čistírenských kalech, pitné a teplé vodě atd. [38,72,73]. Skupina PAU je uve-

dena v Protokolu o persistentních organických látkách (POP, z angl. persistent organic 

pollutants) z roku 1998, kterým se signatářské země včetně Evropské unie zavázaly kon-

trolovat, redukovat nebo eliminovat vypouštění, emise a ztráty POP [74]. V případě PAU 

by mělo jít o snížení emisí na úroveň před rokem 1990. 

2.2.2 Pesticidy 

Pesticidy jsou látky nebo jejich směsi určené k prevenci, ničení, odpuzování nebo zmír-

ňování škůdců a k použití jako regulátory růstu rostlin, defolianty, desikanty či stabilizá-

tory dusíku [75]. Pesticidy lze dělit do skupin na základě způsobu využití a podle che-

mické struktury [27]. 

Užívání agrochemikálií jako jsou hnojiva a pesticidy je pro zvyšování výnosů 

a úrodnosti půdy v současném zemědělství stále zásadní [23]. I přes zlepšování účinnosti 

aktivních složek pesticidů a důkladnější legislativní regulaci se jich velké množství uvol-

ňuje do prostředí, často navíc aniž by dosáhlo zamýšleného cíle, čímž se zvyšuje konta-

minace životního prostředí [11,23]. Neúmyslné rozšiřování pesticidů, primárně vycháze-

jící z koncentrace přípravku a způsobu aplikace, představuje potenciální nebezpečí jak 

pro zemědělské pracovníky a obyvatele okolo polí, tak pro volně žijící organismy i člo-

věka obecně. Kromě zemědělství může být zdrojem znečištění pesticidy také samotná 

výroba těchto látek [76]. 

Charakteristiky půdy jakožto styčné plochy pesticidu s prostředím spolu s povahou 

daného pesticidu předurčují jeho osud v prostředí [11]. Nebereme-li v úvahu volatilizaci, 

hlavními procesy ovlivňujícími chování pesticidu v půdě jsou retence (daná především 

adsorpcí na půdní částice) a biotická i abiotická degradace. Mohou vést k přechodné nebo 

dlouhodobé akumulaci pesticidu v půdě, nebo naopak jeho eliminaci z prostředí a určují 

koncentraci pesticidu v půdním roztoku, stejně jako šíření pesticidu do vodních ekosys-

témů. 

Pesticidy uvolňované do životního prostředí mohou mít nepříznivé účinky na půdní 

mikroorganismy, kontaminovat kromě půdy i povrchové a podzemní vody či vzduch, ale 

paradoxně také mohou snížit výnos při cyklickém střídání plodin [23]. Spektrum toxic-

kých účinků pesticidů je vzhledem k různorodosti skupiny velmi široké. Některé pesti-

cidy IARC zařadila mezi prokázané lidské karcinogeny (skupina 1; např. lindan, pentach-

lorfenol), další pak řadí mezi pravděpodobné karcinogeny pro člověka (skupina 2A; 

např. 1,1,1-trichlor-2,2-bis(4-chlorfenyl)ethan neboli DDT) [68]. Ačkoliv se z většiny 
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jedná o již zakázané pesticidy, neplatí to výlučně; např. stále používaný, i když postupně 

omezovaný insekticid malathion nebo herbicid glyfosát jsou v databázi IARC také řazené 

do skupiny 2A. U některých pesticidů byly zaznamenány endokrinně-disruptivní 

účinky [77]. 

Některé pesticidy mají navíc tendenci se bioakumulovat, což může jejich nebez-

pečnost zvýšit. Příkladem může být bioakumulace lindanu v žížalách Eisenia foetida [78] 

nebo v některých rybách [34]. Určitá míra biokoncentrace ve vybraných vodních orga-

nismech byla ale pozorována i u některých stále používaných pesticidů [13]. Kromě bio-

koncentrace/bioakumulace byla u několika zástupců, např. DDT a jeho metabolitů, 

popsána i tendence k biomagnifikaci [36,79]. 

Kvůli environmentálnímu a zdravotnímu riziku je používání pesticidů v posledních 

desetiletích stále více regulováno a zvyšují se i nároky na uvádění nových pesticidů na 

trh [27]. Nejen v Evropské unii jsou také stanoveny limitní koncentrace pro některé pes-

ticidy a jejich rezidua v pitné vodě i potravinách [80]. Některé starší pesticidy jsou do-

konce uvedené na seznamu Stockholmské úmluvy o POP, takže jejich výroba, používání, 

vývoz a dovoz jsou v signatářských zemích zakázány nebo značně omezeny [81]. Jedná 

se z pravidla o toxické organické chlorované pesticidy, dříve používané hlavně jako in-

sekticidy, které jsou značně persistentní a mají tendenci se bioakumulovat, případně bio-

magnifikovat. Osm pesticidů, mezi nimi i DDT, bylo do seznamu zařazeno již v době 

jeho vzniku. Později byly mezi POP přidány další, např. lindan (-HCH) a další isomery 

HCH, pentachlorbenzen a endosulfan. Většina z těchto pesticidů je také uvedena v již 

zmiňovaném Protokolu o POP [74]. 

2.2.3 Léčiva a produkty osobní péče 

Léčiva a produkty osobní péče (PPCP z angl. pharmaceuticals and personal care produ-

cts) jsou chemicky velmi různorodou skupinou látek, která je vymezená způsobem jejich 

užívání [82]. Léčiva (někdy též farmaka) jsou látky využívané k prevenci a léčbě nemocí 

lidí i zvířat. Pojem produkty osobní péče označuje látky obsažené v přípravcích slouží-

cích především ke zlepšení kvality každodenního života, patří sem např. produkty osobní 

hygieny, deodoranty, parfémy, antimikrobiální látky či repelenty [83]. PPCP jsou typic-

kou skupinou mikropolutantů. 

Hlavním zdrojem humánních PPCP je odpadní voda, ze které se dostávají zbytkové 

koncentrace s vypouštěnou vodou z ČOV přímo do vodního prostředí, protože většina 

v současnosti používaných čistírenských technologií není v jejich odstraňování zcela 

efektivní [16,20]. Podstatným zdrojem je také upravený čistírenský kal, který je přímo 

nebo ve formě kompostu využíván ke zlepšení vlastností půdy [5]. Pro řadu PPCP je totiž 

sorpce na částice kalu významným mechanismem odstranění z odpadní vody [16], a ne 

vždy dochází k jejich kompletní degradaci při další úpravě kalu např. anaerobní digescí 

nebo kompostováním [5,83–85]. Veterinární léčiva se dostávají do životního prostředí 
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přímo z pastvin a akvakultur nebo prostřednictvím aplikace statkových hnojiv na 

půdu [29]. Extenzivní používání PPCP v populaci a jejich neustálý přísun mají za násle-

dek značné rozšíření tohoto znečištění. Ačkoliv zdaleka ne všechna PPCP jsou persis-

tentní látky, vzhledem k jejich kontinuálnímu uvolňování je často můžeme označit za 

pseudopersistentní [8]. 

Léčiva, ale i další látky ze skupiny PPCP jsou ze své podstaty vyráběny jako biolo-

gicky aktivní látky (nebo jejich prekurzory) působící už při relativně nízkých koncentra-

cích [8,82]. Z toho plyne potenciální nebezpečí spojené s environmentálním výskytem 

PPCP pro volně žijící organismy, ale i pro člověka. Kromě toho, že specificky navržené 

biologicky aktivní molekuly, vyskytují-li se volně v prostředí, mohou působit na necílové 

organismy, PPCP mohou mít i původně nepředpokládané a nezamýšlené účinky. Zná-

mým příkladem je nesteroidní protizánětlivé léčivo diklofenak, které způsobuje fatální 

selhání ledvin supů krmících se uhynulými kusy dobytka, jemuž byl diklofenak podá-

ván [86]. Řada PPCP také může fungovat jako endokrinní disruptory, tzn. narušovat hor-

monální systém necílových organismů [87]. Nejedná se však pouze o léčiva primárně pů-

sobící na některou hormonální dráhu, jako jsou např. kontraceptiva nebo kortikosteroidy. 

Například ibuprofen je podezřelý mimo jiné z narušení rozmnožování samců slávky stře-

domořské (Mytilus galloprovincialis) při chronickém působení v koncentraci 

250 ng l–1 [88]. Antimikrobiální látka triklosan je podezřelá z narušování hned několika 

hormonálních drah [89]. V neposlední řadě je nutné zmínit nebezpečí spojené s uvolňo-

váním antibiotik a antimikrobiálních látek do životního prostředí. Kontinuální expozice 

bakterií veterinárním i humánním antibiotikům může nejen ovlivnit složení mikrobiál-

ních společenstev, ale může vést také ke vzniku antibiotické rezistence [90,91]. 

Další nebo silnější toxické účinky se mohou objevit při současném působení více 

látek, jejichž směs se v prostředí vytváří [8,92]. Ačkoliv jednotlivé látky by v dané kon-

centraci neměly žádný podstatný účinek, jejich směs přesto může být signifikantně eko-

toxická. Výsledný efekt navíc nemusí být aditivní (tzn. daný součtem účinků jednotlivých 

látek), ale synergický, tedy větší než prostý souhrn účinků současně působících látek. 

V prostředí se nevyskytují jen samotné PPCP, ale také jejich nejrůznější metabolity 

a environmentální transformační produkty [16,82]. Jde o metabolity léčiv vyloučené cí-

lovým organismem, produkty abiotických procesů (hydrolýza, fotolýza aj.) i biotransfor-

mace a biodegradace. Fyzikálně-chemické i toxikologické vlastnosti těchto sloučenin 

a jejich osud v prostředí se mohou ve srovnání s původní (mateřskou) látkou lišit a jsou 

obtížněji prozkoumatelné. 

Kvůli narůstající závažnosti znečištění PPCP přijala Evropská komise v roce 2019 

Strategický přístup Evropské unie k léčivým přípravkům v životním prostředí [93]. Jed-

notlivé mikropolutanty z této skupiny se také objevují na pravidelně aktualizovaném se-

znamu látek pro monitorování v rámci Unie (tzv. Watch list) a několik jich již bylo zařa-

zeno mezi prioritní látky v revidované Rámcové směrnici o vodách (2000/60/ES) [71]. 
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3 Remediace pevných matric 

Výběr vhodné remediační technologie závisí na povaze kontaminace i znečištěné matrice. 

Technologie lze dělit podle různých aspektů, obvyklé je dělení dle principu (různé fyzi-

kální, chemické a biologické přístupy a jejich kombinace) a dále typu matrice (pevné ma-

teriály, voda a kaly aj.) nebo místa použití (in situ, ex situ, on site) [94]. Výběru vhodné 

remediační technologie by v praxi měla předcházet charakterizace lokality a analýza ri-

zika. 

Remediace in situ probíhají přímo v místě kontaminace. Oproti ex situ remediacím 

nezahrnují nákladný transport kontaminovaného materiálu, další prostorové nároky na 

remediaci a nevedou k tak výrazné disturbanci znečištěné lokality [95,96]. V tom však 

zároveň spočívá limitace in situ metod, neboť může být obtížnější dosáhnout dostatečně 

účinné degradace na celé lokalitě např. kvůli heterogenitě prostředí, vlhkosti nebo klima-

tickým podmínkám. Ex situ remediace poskytují větší jistotu v dosažení uniformních vý-

sledků a mohou být rychlejší. 

3.1 Fyzikálně-chemické remediační technologie 

Konvenční fyzikálně-chemické remediace jsou obvykle spolehlivé, ale ekonomicky 

i technologicky náročné a mohou mít nepříznivý dopad na životní prostředí [38,97]. Dů-

sledkem těchto metod totiž může být zničení sanované matrice, takže po samotném re-

mediačním zásahu je třeba ještě lokalitu revitalizovat. Mezi fyzikálně-chemické remedi-

ační technologie pro pevné matrice, jako je půda, kal či sediment, patří termické procesy 

(incinerace, termální desorpce in situ i ex situ, pyrolýza apod.), chemická extrakce nebo 

chemická oxidace/redukce [96,98]. 

3.2 Biologické remediační technologie 

V biologických remediačních technologiích (bioremediacích) se k odstranění organic-

kého znečištění využívá biologických procesů. Jsou to tedy metody založené na činnosti 

organismů a jejich enzymů [99]. Nejčastěji se jedná o různé mikroorganismy a jejich en-

zymy (bioremediace pomocí hub se označují jako mykoremediace), ale existují i metody 

využívající rostliny (fytoremediace, fytoextrakce), či žížaly (vermiremediace). 

Výhodou bioremediací ve srovnání s různými fyzikálně-chemickými technologi-

emi je obvykle nižší cena, bezpečnost a menší vedlejší dopady na životní prostředí, při-

čemž navíc obvykle nedochází k prostému převedení kontaminantu do jiného mé-

dia [38,97]. Oproti některým fyzikálním a chemickým metodám však může být obtížnější 

celý proces kontrolovat a často také trvá déle. Účinnost bioremediace závisí na typu po-

lutantů, jejich biodostupnosti a kontaminovaném prostředí (obsah živin, přítomná mikro-

biální kapacita, zrnitost aj.) [100]. V některých případech lze limitující faktory překonat 

kombinací s fyzikálním/chemickým přístupem [97,101,102]. 
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Mikroorganismy mohou využívat polutanty jako zdroj energie a uhlíku za vzniku 

biomasy, intermediátů a koncových metabolitů (voda a oxid uhličitý – biomineralizace). 

Biodegradace polutantů může probíhat také tzv. kometabolicky. V takovém případě do-

chází k metabolické přeměně polutantu, který neslouží jako energetický substrát, na zá-

kladě jeho podobnosti s přirozenými substráty příslušných degradačních enzymů [103]. 

Aby kometabolismus probíhal, musí být pro mikroorganismus dostupný růstový substrát. 

Kometabolická biodegradace je typická pro obtížně biodegradovatelné sloučeniny jako 

jsou polychlorované bifenyly, chlorované ethyleny, PAU s vysokou molekulární hmot-

ností apod., ale neomezuje se jen na ně [104–107]. Bioremediace mohou probíhat ae-

robně i anaerobně. Zapojení konkrétních mikroorganismů závisí na přítomných látkách 

i na zvolené metodě. Často může být dosaženo lepšího výsledku bioremediace v přítom-

nosti mikrobiálního konsorcia spíše než působením jednotlivých kmenů mikroorga-

nismů [106,108]. Příkladem je synergie mezi houbami a bakteriemi při degradaci PAU 

s větším počtem cyklů, při které je biodegradace iniciována extracelulárními houbovými 

enzymy, protože velké molekuly PAU jsou pro bakterie obtížně dostupné. Vzniklé de-

gradační produkty jsou dále přeměňovány bakteriemi, protože houby na rozdíl od bakterií 

obvykle nejsou schopné PAU kompletně mineralizovat [105,109]. Houbové mycelium 

také může zlepšit biodostupnost PAU pro bakterie. 

Nejjednodušší metodou, která bývá řazena mezi bioremediace, je přirozená ate-

nuace (přirozené snižování kontaminace), respektive monitorovaná přirozená ate-

nuace [45]. Degradace probíhá in situ působením přirozených mikroorganismů (ale i abi-

oticky) bez dalších zásahů a přídavků. Je vhodná jen pro určité typy organického znečiš-

tění na lokalitách, které nevyžadují rychlý sanační zásah. Existují i odvozené techniky, 

které zapojují např. provzdušnění nebo dodání vlhkosti do systému (v angl. literatuře 

označované obvykle „enhanced natural attenuation“) [110,111]. 

V případě, že kontaminovaný materiál/lokalita postrádá dostatek živin, může být 

biodegradace významně urychlena přídavkem živin, které podpoří růst a funkci přítom-

ných degradačních mikroorganismů [112]. Tento přístup bývá označován jako biostimu-

lace (podporovaná bioremediace). Při bioaugmentaci se kontaminovaná matrice naopak 

inokuluje vhodnými degradátory. Obvykle proto, že se v ní přirozeně nevyskytuje dosta-

tek mikroorganismů schopných degradace daných polutantů. Poměrně často se tyto dva 

přístupy kombinují [112,113]. 

Land farming (někdy překládané do češtiny jako zemědělské zpracování) je ex situ 

aerobní bioremediační technologie, při které se kontaminovaná půda, kal nebo sediment 

rozprostře do vrstvy na vymezeném místě a pravidelně se provzdušňuje (obvykle s po-

mocí zemědělských strojů) [114]. Materiál se vlhčí a někdy se do něj přidávají nutrienty 

nebo organická hmota. Land farming může být vhodný např. pro ropné znečiš-

tění [115,116]. Podobnou metodou, při níž je ale materiál uspořádaný do hromad, je 

tzv. biopile. Mezi další ex situ bioremediační přístupy patří např. kompostování, 
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vermikompostování (vermiremediace) nebo různé typy bioreaktorů [84,114,117–119]. 

Reaktorové uspořádání je technologicky náročnější, ale bioremediaci urychlí a poskytuje 

lepší možnosti kontroly celého procesu. V bioreaktoru je také možné jednodušeji dosáh-

nout anaerobních podmínek, které jsou pro některé třídy polutantů vhodnější [120]. 

O kompostování pojednává následující kapitola (Kap. 4). 

Pro úspěch bioremediace je zásadní dostatečný průzkum lokality zahrnující i cha-

rakterizaci materiálu, přítomných kontaminantů a mikrobiálního konsorcia [121,122]. 

Jednou z klíčových limitací je biodostupnost přítomných polutantů, která souvisí se stá-

řím znečištění, vlastnostmi polutantů a matrice nebo množstvím organické 

hmoty [31,123,124]. K odhadu biodostupné frakce existují různé metody, z těch chemic-

kých je to např. superkritická fluidní extrakce, extrakce s použitím cyklodextrinu nebo 

porézního polymeru Tenax [125–127]. V různých studiích se objevují bioremediační pří-

stupy, které obsahují i opatření na zvýšení biodostupnosti např. pomocí (bio)surfaktantů 

a jiných mobilizačních činidel nebo přímo mikroorganismů produkujících biosurfak-

tanty [128–131]. 
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4 Kompostování 

Kompostování je proces aerobního rozkladu organické hmoty (směsi organických sub-

strátů) působením mikroorganismů [132]. Výslednými produkty jsou oxid uhličitý, voda, 

minerály a stabilizovaná organická hmota nazývaná kompost. Lidstvo kompostování vy-

užívá k likvidaci různorodého organického odpadu již několik tisíciletí [133]. Jeden 

z nejstarších dochovaných podrobných technologických popisů kompostování používa-

ného za účelem získání kompostu vhodného pro obnovu půdy a popis režimu jeho apli-

kace na obdělávanou půdu pochází od templářů ze 13. století. V současnosti slouží kom-

postování ke zpracování organické frakce komunálního odpadu a dalšího biodegradova-

telného odpadu včetně nezanedbatelné části čistírenských kalů [4,134,135]. Jeho význam 

narůstá s rostoucím objemem těchto materiálů v důsledku rostoucí populace i spotřebou 

organických hnojiv a také vlivem tlaku na minimalizaci skládkování a spalování organic-

kého odpadu v Evropské unii. 

Na počátku procesu kompostování je k dispozici velké množství snadno rozložitel-

ných organických substrátů. Tyto látky jsou oxidovány primárními rozkladači, což jsou 

organismy rozkládající především mono a oligosacharidy a proteiny [132,136]. Jelikož 

jsou tyto rozkladné reakce exotermní, dochází v této první mesofilní fázi k produkci vel-

kého množství metabolického tepla, takže teplota uvnitř kompostovaného materiálu na-

růstá (viz Obr. 2). V důsledku toho proces postupně přejde do termofilní fáze, při které 

teplota může narůst i k 70–80 °C. Nárůst teploty má za následek obměnu mikrobiálního 

konsorcia, mesofilní organismy jsou vystřídány těmi termotolerantními a termofilními. 

Lepší degradace obvykle bývá dosaženo, pokud teplota nevzroste výrazně nad 60 °C, 

protože tak se v kompostovaném materiálu udrží větší mikrobiální diverzita. Termofilní 

fáze je důležitá pro hygienizaci materiálu, neboť při ní dochází k destrukci lidských i rost-

linných patogenů a inaktivaci semen plevelů [137]. Ve chvíli, kdy už je většina snadněji 

degradovatelných substrátů rozložena, aktivita mikroorganismů se utlumí a teplota začne 

kvůli nedostatku tepla postupně klesat [132]. Tato fáze bývá označována jako chladnutí 

či druhá mesofilní fáze. Dochází při ní k rekolonizaci materiálu mesofilními organismy. 

Ty pocházejí buď ze spor, které odolaly vysokým teplotám, nebo z vnějších vrstev které 

neprošly termofilní fází v důsledku nedostatečné izolace povrchu kompostovaného ma-

teriálu, případně z přidaného inokula. I to je důvod, proč se složení této druhé mesofilní 

komunity liší od toho z první mesofilní fáze. Zároveň jsou v tomto období kompostování 

kvůli změnám ve složení organických substrátů významně zastoupeni rozkladači polysa-

charidů a podobných substrátů. Celý proces nakonec vyústí do maturační fáze, při níž je 

teplota na úrovni okolí, mikrobiální komunita se dále proměňuje a v materiálu narůstá 

množství huminových látek i dalších obtížně rozložitelných substrátů, které postupně pře-

vládnou. Stupeň humifikace může být jedním z ukazatelů zralosti kompostu, ačkoliv sa-

motný průběh, složení vznikajících huminových látek a potenciálně také stupeň 
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humifikace se mohou u různých kompostů lišit v závislosti na složení materiálů v za-

kládce a dalších parametrech [138]. Stabilitu a zralost kompostu lze posoudit na základě 

fyzikálních, chemických i biologických parametrů. Stabilita kompostu se vztahuje k bio-

dostupnosti organické hmoty, a tedy v podstatě k míře proběhlé mikrobiální dekompo-

zice. Zralost souvisí se stupněm humifikace a vyjadřuje, jak je výsledný kompost kvalitní 

z hlediska podpory růstu rostlin [139,140]. Zralost kompostu tím pádem lze testovat i for-

mou biologické odpovědi na kompost (klíčení semen apod.), nezralý kompost totiž často 

nejen zapáchá, ale může být fytotoxický nebo nepříznivě ovlivňuje klíčivost semen 

vyšším obsahem amoniaku, solí nebo organických kyselin [141,142]. 

 

 

Obr. 2 Schématické znázornění průběhu kompostování včetně naznačení jeho jednotlivých fází. 

Vytvořeno v BioRender.com podle [136]. 

4.1 Faktory ovlivňující průběh kompostování 

Pro průběh kompostování je důležitá řada podmínek jako je vhodné složení a struk-

tura zakládky, úvodní poměr organického uhlíku a celkového dusíku (C/N), dostatečný 

přísun kyslíku, vlhkost apod. [136]. Zakládka se obvykle skládá ze směsi různých mate-

riálů, jejichž poměr je volen tak, aby bylo co nejlépe dosaženo optimálního množství 

a poměru živin a požadované struktury materiálu [140]. Organické suroviny vhodné ke 

kompostování mají různé vlastnosti, které navíc závisí na původu, ročním období atd. 

Provzdušnění může být v závislosti na konkrétní kompostovací technologii zajištěno me-

chanicky průběžným mícháním, nebo pomocí zavedeného vzduchování. Průmyslové 
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kompostování může být realizováno v různých hromadách („pile“) a valech („windrow“), 

ale i bioreaktorech (v angl. literatuře také „in-vessel“) [139]. 

Pro uspořádání v hromadách nebo valech je občasné převracení materiálu důležité 

nejen kvůli dostatku kyslíku pro udržení aerobního procesu (není-li vzduchování zajiš-

těno jinak), ale také pro kvalitu a homogenitu výsledného kompostu [132,143]. Distri-

buce kyslíku i teplota se v různých částech hromady liší; teplota na povrchu materiálu 

není pro kompostování dostatečná, proto je promícháním třeba zajistit, aby se povrchový 

materiál časem dostal do vnitřních zón. Naproti tomu v centru kompostu by bez míchání 

nebo jiného provzdušnění mohlo dojít k vyčerpání kyslíku a nastartování anaerobních 

procesů, jež při kompostování nejsou žádoucí a vedou ke zvýšeným emisím methanu. 

Při výběru vstupních materiálů je, co se týče živin, obvykle nejdůležitější obsah 

uhlíku a dusíku, protože zbytek bývá v typických kompostovatelných odpadech zastou-

pen dostatečně [1]. Jako ideální C/N pro kompostování se udává hodnota 

25–30 [139,140]. Pokud je C/N výrazně vyšší, dekompozice probíhá pomalu kvůli limi-

tující dostupnosti dusíku pro mikroorganismy a stabilizace materiálu vyžaduje delší čas. 

Pokud je C/N naopak nižší, proces většinou probíhá, nicméně důsledkem jsou obvykle 

zvýšené emise plynného amoniaku (zejména v případě vysokých teplot a zásaditých pod-

mínek při pH 8–9), což může způsobit nežádoucí zápach [143]. Během dobře probíhají-

cího kompostování C/N klesá vzhledem k vyššímu odbourávání uhlíku ve srovnání s du-

síkem (především během termofilní fáze) vedoucímu ke ztrátě uhlíku ve formě oxidu uh-

ličitého. Obvyklý pokles C/N je o 25–40 %. Platí, že rostlinné materiály (zejména sláma, 

kůra a dřevo) mají C/N výrazně vyšší než čistírenský kal, hnůj a jiné materiály živočiš-

ného původu [140]. Během rozkladu substrátů hraje roli nejen obsah makroživin (uhlík, 

dusík, fosfor, draslík) a mikroživin (kobalt, hořčík, mangan aj.), ale také forma, v níž se 

v materiálu nacházejí [1,132].Vysoká koncentrace živin není dostačující, jestliže nejsou 

přítomné ve formě, kterou jsou mikroorganismy schopny přijímat, přičemž tato schop-

nost se odvíjí od jejich enzymového aparátu. Z toho plyne, že dekompozice, a tedy celý 

proces kompostování, je výsledkem činnosti dynamicky se měnící mikrobiální komunity, 

v níž jedna skupina mikroorganismů do jisté míry připravuje prostor té následující. Jak 

již bylo zmíněno, nejsnáze rozložitelné jsou jednodušší sacharidy, škroby a proteiny, za-

tímco tuky se rozkládají o něco pomaleji. Uhlík z celulosy je pro řadu mikroorganismů 

obtížně dosažitelný. Mezi nejpomaleji a nejobtížněji rozložitelné materiály patří lignin 

a chitin. Dusík je snadno dostupný, pokud je obsažený v proteinech, peptidech a amino-

kyselinách. 

Vlhkost se většinou pohybuje v rozmezí 40–70 % v závislosti na vodní retenční ka-

pacitě a původu použitých materiálů [1]. Nižší vlhkost by mohla vést ke zpomalení, nebo 

dokonce úplnému zastavení biologických procesů vlivem dehydratace. Vyšší vlhkost 

zase může mít za následek vznik anaerobních podmínek. Vlhkost a výměna plynů jsou 

úzce propojené. Konečná vlhkost kompostu by měla být nižší (kolem 30 %). 
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Dalším z faktorů, které mohou proces ovlivnit, je pH. Organické materiály mohou 

mít pH zhruba od 3 do 11, pro kompostování se uvádí jako optimální rozmezí 

5,5–8,5 [139]. Bakterie preferují spíše neutrální pH, zatímco houbám se daří lépe v kyse-

lém prostředí. Vysoké hodnoty pH zakládky mohou vést, jak již bylo zmíněno, ke ztrátám 

dusíku během termofilní fáze kvůli zvýšené volatilizaci amoniaku. Nevhodnou formou 

předzpracování čistírenského kalu určeného ke kompostování je proto vápnění, ačkoliv 

sanitace kalu je jinak vhodným předstupněm [144]. Narozdíl od anaerobní digesce však 

během kompostování obvykle není pH kritickým faktorem. Během procesu z počátku 

klesá kvůli produkci kyselých intermediátů, v následujících fázích, při nichž dochází 

k mineralizaci těchto organických kyselin, má pH naopak tendenci vzrůst na hodnotu ko-

lem 8–8,5. 

4.2 Mikrobiální komunita během kompostování 

Složení mikrobiální komunity závisí na použitých substrátech, případných dalších aditi-

vech i podmínkách během kompostování a jak již bylo zmíněno, významně se během něj 

proměňuje [145–149]. V posledních letech výzkumy naznačují, že s lokálními environ-

mentálními faktory úzce koreluje spíše funkční složení mikrobiální komunity než taxo-

nomické [147]. 

V počáteční mesofilní fázi si konkurují bakterie a houby. Bakterie však nad hou-

bami začnou obvykle rychle převažovat díky velkému množství snadno dostupných sub-

strátů a vyšší rychlosti růstu oproti houbám [132]. Houby jsou navíc citlivější na dostatek 

kyslíku a jsou méně termotolerantní, během termofilní fáze tedy mívají menší význam 

než bakterie. Větší zastoupení a význam hub lze očekávat při vysokém podílu ligninu 

a celulosy. Mezi termotolerantní či termofilní houby patří např. Aspergillus fumigatus, 

Chaetomium thermophile, Mucor pusillus, Humicola inolens, Humicola la-

nuginose [136].  

V mesofilní i termofilní fázi jsou velmi často detekované bakterie rodu Bacillus 

a zástupci kmene Actinomycetota. Většina aktinobakterií preferuje neutrální až slabě zá-

sadité pH a dostatečně vlhký a provzdušněný substrát [132]. Patří mezi ně termotole-

rantní a termofilní druhy (např. Streptomyces thermovulgaris, Thermoactinomyces vul-

garis, Thermomonospora curvata), takže jsou často přítomny, když teplota přesáhne 

45 °C, nicméně bývají zastoupené i v pozdějších konsorciích. Některé aktinobakterie 

tvoří vláknité kolonie a mohou být rozpoznatelné v kompostu pouhým okem, mimo jiné 

při kompostování kultivačního substrátu pro pěstování hub. Mezi další termofily objevu-

jící se během kompostování patří kupříkladu některé bakterie z kmene Deino-

coccota [150] 

Biomasa hub narůstá obvykle v pozdějších fázích kompostování, při kterých je tep-

lota nižší, materiál je méně vlhký a vzrůstá podíl obtížněji degradovatelných substrátů, 
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zejména celulosy a ligninu. Běžně bývají detekovány houby patřící mezi Ascomycota, 

Basidiomycota, Zygomycota či Glomeromycota. 

Během pozdějších fází kompostování obecně přibývají organismy schopné rozklá-

dat celulosu, hemicelulosy a lignin. Celulosu jsou schopné degradovat některé bakterie 

i houby, přičemž do rozkladu jsou zapojené tři typy enzymů: endoglukanasy, exogluka-

nasy (cellobiohydrolasy) a -glukosidasy [136]. Za nejefektivnější a nejlépe prozkou-

mané ligninolytické organismy jsou často označovány tzv. houby bílé hniloby, které jsou 

vybaveny extracelulárními enzymy (lakasy a různé peroxidasy) umožňujícími rozklad 

ligninu. Tato skupina hub však obtížně přežívá vysoké teploty a v degradaci ligninu bě-

hem kompostování tedy až na výjimky nebývá významná [151]. Schopnost degradovat 

lignin mají i některé bakterie a částečného rozkladu ligninu jsou schopné i jiné houby 

(např. Aspergillus fumigatus). 

Přestože kompostování je aerobní proces, v průběhu se mohou v kompostovaném 

materiálu vyskytnout také anaerobní mikroorganismy, např. Clostridium spp. nebo me-

thanogenní archea [136,150]. 

4.3 Biodegradace organických polutantů a mikropolutantů během 

kompostování 

V uplynulých desetiletích se ukázalo, že mikroorganismy přítomné během kompostování 

dovedou rozkládat i některé organické polutanty, např. ropné uhlovodíky, polycyklické 

aromatické uhlovodíky, výbušniny, chlorfenoly nebo různé nově se objevující mikropo-

lutanty [12,119,152–155]. Kompostování proto získalo význam i jako bioremediační 

technologie pro znečištěné půdy, sedimenty a kaly. Kontaminovaný materiál je v tako-

vém případě smíchán s kompostovatelným organickým materiálem, označovaným jako 

substrát (angl. „substrate“, „co-substrate“, „organic amendment“), který slouží jednak 

jako zdroj živin pro mikroorganismy, jednak jako další zdroj samotných mikroorganismů. 

Jako součást substrátu lze použít rostlinný odpad, biologicky rozložitelnou frakci komu-

nálního odpadu, hnůj, čistírenský kal aj. Pokud je třeba, přidává se do zakládky i další 

materiál („bulking agent“), např. dřevní štěpka, jenž především usnadňuje provzduš-

nění [156]. Stejně jako v případě dalších bioremediačních technologií je i účinnost kom-

postování z hlediska degradace polutantů ovlivněna řadou faktorů [3,122,123,157,158]. 

Dostatečná charakterizace znečištěného materiálu před kompostováním je obzvláště dů-

ležitá, neboť v případě nízké účinnosti odstranění polutantů hrozí při kompostování nao-

pak vznik ještě většího množství kontaminovaného materiálu. Kromě typu polutantů, je-

jich biodostupnosti a vlastností znečištěné matrice je účinnost biodegradace ovlivněna 

také složením a strukturou použitého kompostovacího substrátu, zvoleným poměrem 

substrátu a znečištěné matrice, vlhkostí, teplotním režimem a dalšími parametry ovlivňu-

jícími samotný proces kompostování (viz výše Kap. 4.1). Zvýšená teplota může mít 
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příznivý vliv na rozpustnost látek, ale pokud vzroste příliš, může to naopak vést k inhibici 

mikrobiální degradace [3,39,159]. Dopad některých parametrů na mikrobiální degradaci 

během kompostování však stále není dostatečně prozkoumán [2,160]. Vlivem složení or-

ganického substrátu na bioremediační účinnost kompostování se blíže zabývá publi-

kace 1 [145]. Některé studie se zabývají také ovlivněním rozsahu biodegradace různými 

přídavky (biouhel (angl. „biochar“), surfaktanty aj.) nebo inokulací mikroorganismy 

schopnými degradace vybraných polutantů (de facto jde tedy o kombinaci kompostování 

s bioaugmentací) [123,161–163]. 

Související bioremediační metodou je přídavek zralého kompostu do kontamino-

vané půdy, případně jiného materiálu, s cílem urychlit biodegradaci (či imobilizaci) zde 

přítomných polutantů [124,164–166]. V takovém případě se ale již nejedná o klasické 

kompostování, neboť vlivem stability přidávaného materiálu při tomto postupu nedochází 

k (dostatečné) termogenezi. 

4.3.1 Vliv kompostování na PAU a další aromatické uhlovodíky 

Biodegradace PAU obecně zahrnuje biotransformaci a rozklad na méně komplexní me-

tabolity, které mohou být dále degradovány, a nakonec mineralizovány až na oxid uhli-

čitý a vodu (aerobní biodegradace), nebo methan (anaerobní) [167]. Mikrobiální degra-

dace PAU jsou schopné některé bakterie, houby i řasy. Zjednodušené schématické zná-

zornění hlavních mechanismů transformace/degradace PAU je znázorněno na Obr. 3. 
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Obr. 3 Schematické znázornění hlavních mechanismů mikrobiální degradace polycyklických aro-

matických uhlovodíků (PAU). A – bakteriální degradace PAU prostřednictvím dioxygenas; 

B – rozklad PAU katalyzovaný systémem cytochromu P450 (bakterie i eukaryotické organismy), 

C – mechanismus specifický pro ligninolytické organismy s unikátní enzymovou výbavou. Vy-

tvořeno v programu ChemSketch podle [168,169]. 

 

Za degradaci PAU i látek BTEX (benzen, toluen, ethylbenzen, xyleny) jsou u bak-

terií zodpovědné dva enzymové systémy, dioxygenasy a monooxygenasy [170–172]. Po-

dobným mechanismem dochází také k aerobní bakteriální degradaci chlorovaných ben-

zenů [173]. Působením cyklus-hydroxylujících dioxygenas vznikají cis-dihydrodioly 

(Obr. 3A). Dihydrodioldehydrogenasy následně umožňují obnovení aromatického cyklu 

za vzniku dihydroxylovaného aromatického meziproduktu degradační dráhy. Ten pak 

podléhá intradiolovému (ortho), nebo extradiolovému (meta) štěpení katalyzovanému en-

zymy označovanými jako cyklus-štěpící dioxygenasy, čímž v konečném důsledku vzniká 

derivát PAU s o jedna menším počtem cyklů, jenž může být obdobným způsobem dále 

odbouráván až na pyrokatechol. Z pyrokatecholu vzniká ortho-štěpením cis,cis-mukonát, 

meta-štěpením semialdehyd kyseliny 2-hydroxy-cis,cis-mukonové. Tyto degradační pro-

dukty jsou pak dále přeměňovány a mohou být zapojeny do energetického metabolismu. 

Přeměna benzenu na pyrokatechol přes cyklohexa-3,5-dien-1,2-diol a následná 
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degradace přes cis,cis-mukonát na sukcinát a acetyl-koenzym A byla zaznamenána 

např. u bakterií Pseudomonas aeruginosa nebo Rhodococcus (Mycobacterium) rhodo-

chrous [174]. Schopnost využívat některé PAU jako zdroj uhlíku a energie byla také po-

tvrzena u různých bakterií. Anweiller a kol. izolovali z kontaminovaného kompostu ter-

mofilní bakterii Bacillus thermoleovorans schopnou využívat naftalen jako jediný zdroj 

energie a uhlíku [175]. Ho a kol. izolovali ze vzorků z lokalit kontaminovaných kreoso-

tem, naftou nebo dehtem bakterie schopné růst na fluoranthenu (hl. Sphingomonas spp.) 

nebo pyrenu (hl. Mycobacterium spp.) [176]. Některé z kmenů degradujících fluoranthen 

byly navíc schopné kometabolisovat pyren v přítomnosti fluoranthenu jakožto energetic-

kého substrátu. Autoři u izolovaných bakterií testovali též schopnost kometabolismu dal-

ších PAU včetně benzo[a]pyrenu. 

Působením monooxygenas vznikají z PAU jako intermediáty arenoxidy, které se za 

účasti hydratasy nebo v přítomnosti peroxidu vodíku následně mohou přeměnit na trans-

dihydrodioly (Obr. 3B). U bakterie Nitrosomonas europea byla popsána oxidace benzenu 

na fenol katalyzovaná ammoniummonooxygenasou, s následnou oxidací fenolu na hyd-

rochinon [177]. Oxidace benzenu za vzniku fenolu může být katalyzována i jinými bak-

teriálními monooxygenasami [178]. 

K přeměnám PAU u hub dochází prostřednictvím systému cytochromu P450, ne-

boť houby nemají geny pro výše popsané dioxygenasy [167,168]. Vzhledem k tomu, že 

jde o monooxygenasu, produktem je v takovém případě trans-dihydrodiol (Obr. 3B). Ně-

které houby, především již zmiňované houby bílé hniloby, navíc disponují ligninolytic-

kými enzymy. Jde o extracelulární enzymy s širokou substrátovou specifitou, jejichž pro-

střednictvím mohou být PAU i jiné aromatické polutanty oxidovány radikálovým mecha-

nismem za vzniku chinonů (Obr. 3C). Mezi houby schopné degradace PAU prostřednic-

tvím ligninolytických enzymů patří např. Lentinus tigrinus, Bjerkandera sp. nebo Irpex 

lacteus [117,179,180]. I u ligninolytických hub může být do metabolismu PAU či jejich 

transformačních produktů zapojen cytochrom P450, jak dokládají kupříkladu experi-

menty Cajthaml a kol. (Irpex lacteus) [181] a Syed a kol. (Phanerochaete chry-

sosporium) [182], při nichž byly identifikovány typické produkty reakcí katalyzovaných 

systémem cytochromu P450. 

Mineralizaci různých PAU během kompostování se podařilo potvrdit pomocí ex-

perimentů s vybranými 14C-značenými PAU, při nichž byl měřen vznik 14CO2 [183–187]. 

V těchto experimentech obvykle není pozorována mineralizace blížící se 100 %, což 

může být z části způsobeno také zabudováním 14C do biomasy [168]. Hartlieb a kol. po-

zorovali mineralizaci 14C-pyrenu a vznik neextrahovatelné frakce („non-extractable 

fraction/bound residues“) během kompostování městského bioodpadu [184]. Podíl mine-

ralizovaného 14C-pyrenu podle autorů vzrostl z 2,3 % stanovených po termofilní fázi až 

na 60 % po 370 dnech. Degradace pyrenu v termofilní fázi vedla ke vzniku metabolitů, 

které následně mohly reagovat s huminovými látkami. Zhruba 24 % 14C bylo na konci 
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maturace přítomno v neextrahovatelné frakci, přičemž autoři na základě dalších analýz 

nepovažují za pravděpodobné, že by se z ní v přirozených podmínkách pyren zpětně 

uvolňoval, a upozorňují, že součástí této frakce může být i 14C zabudovaný do biomasy. 

Ačkoliv pozorovaný rozsah mineralizace se u různých studií liší, k podobnému závěru, 

že k mineralizaci PAU dochází ve větší míře až po termofilní fázi, respektive že větší 

podíl na mineralizaci má mesofilní společenstvo či společenstvo ve zralejším kompostu, 

došli též kupříkladu Carlstrom & Tuovinen (14C-fenanthren a 14C-fluoranthen) [185], La-

shermes a kol. (14C-fluoranthen) [186] a Martens (PAU se 4 až 6 cykly) [187]. Tyto zá-

věry ukazují důležitost dostatečně dlouhé maturační fáze a vhodných podmínek při bio-

remediaci materiálů kontaminovaných PAU pomocí kompostování. Termofilní fáze je 

neméně důležitá, neboť, jak dokládají výsledky řady studií, během ní dochází k výraz-

nému úbytku PAU, ačkoliv zřejmě ještě nemusí jít o kompletní minerali-

zaci [41,145,188,189]. Přítomnost neextrahovatelné frakce 14C asociované převážně 

s huminovými látkami dokazuje, že během kompostování dochází i k imobilizaci části 

kontaminantů, respektive jejich metabolitů [183,186,190,191]. Na rozsah sekvestrace bě-

hem kompostování mohou mít kromě fyzikálně-chemických vlastností jednotlivých po-

lutantů vliv také vlastnosti kompostovaného materiálu [188,192]. Na druhou stranu v pří-

padě kompostování kontaminovaných materiálů, které mají povahu tzv. staré zátěže, 

může kompostování v počátečních fázích biodostupnost polutantů zvýšit (mimo jiné díky 

termofilním podmínkám) a tím zlepšit jejich odstranění [122,159]. 

V literatuře je publikováno mnoho degradačních studií, které dokládají, že mikro-

biální komunita přítomná během kompostování je schopná významně snížit kontaminaci 

PAU v reálných matricích [39,41,154,160,193–195]. Nejedná se jen o laboratorní expe-

rimenty, ale i o studie v (polo)provozním měřítku. Mezi bakterie vyskytující se během 

kompostování, u nichž byl zároveň zaznamenán potenciál degradovat aromatické konta-

minanty, patří např. zástupci rodů Nocardioides, Mycobacterium, Pseudomonas, Ba-

cillus, Pseudoxanthomonas, Sphingobium nebo Novosphingobium 

[108,123,130,132,160,196]. Někteří autoři v kompostovaném materiálu/kompostu rov-

něž potvrdili přítomnost genů pro vybrané degradační enzymy, např. cyklus-hydroxylu-

jící dioxygenasy [197,198], nebo přítomnost relevantních enzymových aktivit (zejména 

ligninolytické enzymy a polyfenoloxidasa) [199–202]. 

Kromě mikrobiální degradace a imobilizace může být za úbytek některých aroma-

tických polutantů a snížení ekotoxicity během kompostování částečně zodpovědná i vo-

latilizace kontaminantů vlivem vysokých teplot v termofilní fázi, případně vyluho-

vání [39]. Vyluhování lze efektivně omezit izolací kompostovaného materiálu a případ-

ným navracením výluhu zpět do kompostovaného materiálu. Míra volatilizace (pokud je 

nějakým způsobem sledována) se napříč jednotlivými vydanými studiemi liší. Výrazněji 

se projevuje především u těkavějších látek (BTEX a PAU s nízkou molární hmotností, 

zejména naftalen) [195,203,204] a při dosažení vysokých teplot kolem 70 °C [205]. 
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U PAU s více cykly je méně významná [184,206–208]. Svrchní vrstvy kompostovaných 

hromad někdy mohou sloužit jako filtr, který může volatilizaci způsobenou vysokou tep-

lotou snížit [204]. 

4.3.2 Biodegradace mikropolutantů během kompostování čistírenských kalů 

Kompostování je jednou z metod úpravy čistírenských kalů a dalších podobných materi-

álů před jejich využitím v zemědělství. V České republice v tomto ohledu patří mezi 

jednu z nejpoužívanějších technologií [4,209]. Čistírenský kal je se směsí dalších orga-

nických odpadů kompostován zejména za účelem hygienizace a stabilizace [210–212]. 

Výsledný kompost je (podobně jako samotný stabilizovaný čistírenský kal) možné použít 

pro zlepšení kvality půdy. Výhodou vyšší stability kompostu ve srovnání se vstupním 

kalem je, že může mít v půdě delší pozitivní efekt vlivem pomalejší degradace [213]. 

Podmínky zpracování a využití kalů, stejně jako podmínky jejich kompostování v České 

republice upravuje vyhláška č. 273/2021 Sb. [72], respektive její novelizovaná po-

doba [214], a na evropské úrovni směrnice 86/278/EHS (zkráceně Kalová směrnice, angl. 

Sewage Sludge Directive) [215]. Vyhláška udává limitní koncentrace vybraných polu-

tantů v kalech i kompostech spolu s mikrobiologickými kritérii a podmínkami jejich apli-

kace na půdě (četnost aplikace; množství a obsah sušiny v kalu; půdy, na něž je možné 

kal aplikovat; mezní hodnoty koncentrací vybraných polutantů v sušině kompostu/kalu, 

maximální množství, které se s kalem může dostat do půdy za určitý čas apod.). Jedná se 

o vybrané těžké kovy, polychlorované bifenyly, PAU (pro obě skupiny suma vybraných 

zástupců) a v případě některých materiálů také halogenované organické sloučeniny 

(AOX). Vyhláška dále upravuje např. ukazatele jakosti kompostu. Limitní koncentrace 

pro látky ze skupiny PPCP stejně jako pro řadu dalších mikropolutantů v kalu a kompostu 

udány nejsou. 

Ve vědecké literatuře je zkoumán a diskutován vliv kompostování na PPCP, neboť 

kompostování by mohlo pomoci snížit riziko spojené s jejich přenosem do 

půdy [5,144,216–218]. Kvůli narůstající naléhavosti problematiky mikrobiální rezistence 

vůči některým antibiotikům byla největší pozornost dosud věnována odstranění antibiotik 

a genů antibiotické rezistence během kompostování čistírenského kalu i dalších materi-

álů. To je zřejmé i z několika přehledových článků, která na toto téma v posledních letech 

vznikly [219–225]. Publikace, které se věnují vlivu kompostování na ostatní léčiva a ně-

které produkty osobní péče, jsou shrnuty v Tab. 1. Z podobných důvodů jako v případě 

antibiotik je zvýšená pozornost věnována také antimikrobiálním látkám (hl. triklosanu 

a triklokarbanu) [217,226–232]. 

Ke snížení koncentrace PPCP během kompostování přispívá několik mechanismů, 

podobně jako je tomu u jiných polutantů. Rozsah jednotlivých dějů se liší v závislosti na 

podmínkách procesu a fyzikálně-chemických vlastnostech jednotlivých látek. Jde přede-

vším o biotransformaci a biodegradaci, (ireverzibilní) sorpci na organickou hmotu 
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kompostu, volatilizaci, vyluhování, ale také naředění způsobené přídavkem dalších orga-

nických materiálů do zakládky [233–236]. Proti tomu naopak působí redukce celkového 

objemu organického materiálu během kompostování. V případě látek rezistentních vůči 

degradaci tím pádem může dojít i k nárůstu koncentrace [85,237]. 

Analogicky jako v případě PAU i odstraňování PPCP ovlivňují různé parametry 

procesu, jako je režim vzduchování, vlhkost, C/N, poměr kalu vůči ostatním materiálům, 

jejich složení a vlastnosti, přičemž spolu samozřejmě tyto parametry do značné míry sou-

visejí. V některých studiích autoři porovnávali různé způsoby či různou míru venti-

lace [158,227,229,233]. Výsledky potvrzují, že nedostatek kyslíku brání biotransformaci 

PPCP [158]. Vyšší ventilace může naopak úbytek mikropolutantů urychlit nebo zvý-

šit [227,229]. Kompostovaná směs musí být v každém případě dostatečně prostupná pro 

vzduch, proto se ke kalu často přidává dřevní štěpka nebo piliny (viz Tab. 1). 

Při příliš vysokém množství kalu v zakládce nemusí kompostování probíhat opti-

málně, což se může projevit např. menším růstem teploty, takže proces nemusí projít sku-

tečnou termofilní fází [85,238,239]. Absence vysokých teplot může mít negativní dopad 

na kvalitu výsledného produktu (vysoká vlhkost, nedostatečná hygienizace či stabili-

zace apod.) i odstranění polutantů. Optimální poměr kalu a dalších substrátů může být při 

použití různých materiálů odlišný [239,240]. Vráblová a kol. [144] dosáhli nejvyššího 

úbytku testovaných farmak při kompostování kalu ve směsi s dřevní štěpkou, v níž dosa-

hoval kal 33 hm%, proces nicméně probíhal uspokojivě i s 50% obsahem kalu. Bě-

hem porovnání kompostování s různým poměrem kalu a slámových pelet bylo nej-

vyššího úbytku dosaženo s poměrem 1:3, tedy 25 hm% kalu (publikace 3 – [85]). Zatímco 

s 50% zastoupením kalu byla účinnost odstranění farmak jen o málo nižší, 75 a 100 % 

kalu v zakládce se projevilo negativně i v růstu teploty. Jak je vidět z Tab. 1, v některých 

studiích provedených se 70% nebo vyšším obsahem kalu i tak došlo k dostatečnému vý-

voji tepla, aby teplota výrazně přesáhla 45 °C [216,229,231]. Většinou však na základě 

dat v uvedených publikacích není možné posoudit, jestli by v případě nižšího podílu kalu 

byla míra odstranění farmak či dalších polutantů vyšší. Účinnost kompostování může být 

snížena i výběrem nevhodného přidaného substrátu, jak dokázali Nei a kol. porovnáním 

rašeliny (méně vhodný substrát) a pilin [228]. 

Vedle množství kalu v kompostované směsi záleží také na typu a původu 

kalu [239,241]. Kompostování zpravidla předchází odvodnění, aby nebyla vlhkost kalu 

příliš vysoká [237,242]. Poměrně častá je též kombinace anaerobní digesce, odvodnění 

a kompostování. Podle některých autorů je z hlediska odstraňování PPCP a dalších mi-

kropolutantů kompostování odvodněného anaerobně digestovaného kalu nejvýhodnější, 

protože některé látky jsou snadněji degradovatelné v anaerobních podmínkách, zatímco 

jiné v aerobních, a toto uspořádání oba typy degradace umožňuje 

[83,217,232,234,241,243]. 
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Jak již bylo zmíněno v úvodu, na základě literatury je zřejmé, že kompostování 

působí na jednotlivé látky ze skupiny PPCP s různou účinností. To je dáno jednak odliš-

nou povahou jednotlivých sloučenin, jednak používáním různorodých procesních podmí-

nek, kvůli čemuž je navíc někdy obtížné publikované výsledky mezi sebou porovnávat. 

Zatímco v případě řady antibiotik (např. fluorochinolony, makrolidy, tetracykliny) bývá 

kompostováním často dosahováno poměrně významných úbytků [216,220,222,241,244], 

některá další léčiva přítomná v kalech jsou vůči degradaci poměrně odolná. Mezi PPCP 

s opakovaně zaznamenanou nízkou (až nulovou) mírou odstranění patří např. antiepilep-

tikum karbamazepin, nesteroidní protizánětlivé léčivo ibuprofen, antihypertenzivum tel-

misartan nebo syntetické pižmo galaxolid [85,216,237,241,242,245,246]. I v případě 

těchto sloučenin však některé studie zaznamenaly signifikantní úbytek. Kupříkladu But-

kovskyi a kol. během laboratorního experimentu s uměle kontaminovaným kalem pozo-

rovali úbytek 87 % karbamazepinu 87 % a u ibuprofenu dokonce 99 % [234]. Dalahmeh 

a kol. zaznamenali během ročního kompostování v průmyslovém měřítku naopak rych-

lejší degradaci karbamazepinu ve srovnání s ibuprofenem, který měl vůbec nejdelší po-

ločas ze zkoumaných látek [216]. Naproti tomu Sertillage a kol. v podobné studii u kar-

bamazepinu žádný úbytek nepozorovali [241]. Účinnost biodegradace jednotlivých slou-

čenin může být ovlivněna i přítomností dalších látek, jak zaznamenali kupříkladu Thomas 

a kol. při kompostování kalu uměle kontaminovaného různou koncentrací triklosanu 

a karbamazepinu [235]. Autoři dosáhli 83% degradace karbamazepinu samostatně, za-

tímco pouze 66% ve směsi s triklosanem (úbytek triklosanu 86 % a 83 %). 

Při rozkladu PPCP během kompostování dochází ke vzniku nejrůznějších biotrans-

formačních a biodegradačních produktů, z nichž většina dosud není příliš prozkoumána, 

ačkoliv některé z nich mohou být rovněž biologicky aktivní. Typickým příkladem je pře-

měna triklosanu na methyltriklosan, který je za aerobních podmínek poměrně rekalci-

trantní, takže může docházet k jeho akumulaci v kompostu. To dokazují výsledky 

např. již zmiňované publikace Butkovskyi a kol. [234] nebo Sadef a kol. [158], kteří však 

nárůst koncentrace methyltriklosanu zaznamenali pouze v části experimentů. Sadef a kol. 

rovněž zkoumali, ve kterých fázích kompostování dominantně dochází k rozkladu pů-

vodní sloučeniny a ve kterých k rozkladu jejího metabolitu [247]. Optimální teplota pro 

konverzi triklosanu byla v rozmezí 30–50 °C, zatímco u methyltriklosanu 50 °C a více, 

což pravděpodobně znamená, že k degradaci těchto látek dochází působením rozdílných 

mikroorganismů. V případě galaxolidu a jeho metabolitu galaxolidonu byla optimální 

teplota shodně 37–50 °C. 
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Tab. 1 Přehled vybraných publikací zabývajících se osudem léčiv a některých produktů osobní péče během kompostování čistírenských kalů a podobných materiálů (studie 

zabývající se pouze antibiotiky v tabulce nejsou zahrnuty). Pro přehlednost je v tabulce zahrnuta i publikace 3 ([85]). 

Použité zkratky: PPCP = léčiva a produkty osobní péče, PAU = polycyklické aromatické uhlovodíky, TK = těžké kovy, TCS = triklosan, mTCS = methyltriklosan, 

TCC = triklokarban, CBZ = karbamazepin, IBU = ibuprofen, atb. = antibiotika, kont. = umělá kontaminace, AN = kal po anaerobní digesci, DEH = odvodněný kal, 

hm% = hmotnostní procenta, obj% = objemová procenta, stab. = průběh za konstantní teploty, n. = neuvedeno 

*Není-li uvedeno jinak, jedná se o hmotnostní procenta v čerstvém stavu. 

PPCP Další látky Substrát Kal Vstupní 

obsah 

kalu [hm%]* 

Měřítko Délka 

(d) 

Max. 

teplota 

[°C] 

Poznámky Cit. 

Diklofenak, 

acetaminofen, 

lamotrigin, 

4 sartany, 

theobromin, 

theofylin, kotinin 

TK 

Kompost, tráva, štěpka n. 40 Laboratorní  125 72 Celková účinnost odstranění PPCP včetně zředění 

substrátem 81 % (A), 66 % (B), nejlepší hromada 

až 90 % (33 % kal + štěpka). 

Během samotného kompostování 56 % (A) a 34 % 

(B). 

Mezi uspořádáními u jednotlivých látek velké roz-

díly v účinnosti, někdy i záporná. 
[144] 

Štěpka 

Štěpka 

Štěpka, půda 

Kompost 

50 

33 

50 

50 

Hromady 

lokalita A 

125 >65/>45 

>45 

41 

35 

Bioodpad, štěpka, popel 

Bioodpad, štěpka, digestát 

Bioodpad, štěpka, popel, digestát 

Bioodpad, štěpka, půda 

Bioodpad, štěpka, půda, popel 

Vše 

32 

32 

30 

17 

21 

15 

Hromady 

lokalita B 

45 >60 

>65 

>65 

>65 

>65 

>60 

12 PPCP – Slámové pelety Aerobně 

stabilizo-

vaný 

100 

75 

50 

25 

0 

Kompostéry 

(70 l) 

120 29 

38 

57 

66 

68 

Úbytek u: kofein, citalopram, diklofenak, mirtaza-

pin, venlafaxin. 

Kompostování nemělo vliv na: amitriptylin, CBZ, 

cetirizin, IBU, sulfapyridin, TCS, telmisartan. 

[85] 

49 PPCP 

a endokrinních 

disruptorů 

PAU, TK Lisovaná buničina 

(=obaly od vajec) 

2 kaly Cca 70 Hromady + 

vrstvené 

hromady  

30 + 

180 

n. U 19 látek redukce 4–90 % během kompostování 

(nejvíce atorvastatin). 

[248] 

Diklofenak, TCS 

(kont.)  

– Piliny AN–DEH 33 

25 (obj%) 

Laboratorní 30 57 

52 

Úbytek látek větší s 25 obj% kalu, průměrně 95 % 

diklofenaku a 68 % TCS. 

[226] 

Metformin, CBZ 

(kont.) 

– Piliny  AN–DEH 33 

25 (obj%) 

Laboratorní 30 n. 93% úbytek metforminu, žádný úbytek CBZ.  [249] 

TCS, CBZ 

(kont.) 

– Rašelina 

Rašelina+zbytky sladu 

Rašelina + innokulum 

Rašelina + ethanol 

AN–DEH 50 (obj%) Kompostéry 

(50 l) 

31 <40 

47 

<40 

<40 

Pomalý úbytek TCS, žádný CBZ 

V porovnání s pilinami v [226] je rašelina ne-

vhodný substrát. 

[228] 



 35 

PPCP Další látky Substrát Kal Vstupní 

obsah 

kalu [hm%]* 

Měřítko Délka 

(d) 

Max. 

teplota 

[°C] 

Poznámky Cit. 

72 PPCP – Drť z olivovníků 

Drť z olivovníků + směsná kul-

tura 

Drť z olivovníků + penicillium 

oxalicum xd 3.1 

AN–DEH 50 (v aktivní 

fázi) 

25 (maturace) 

Hromady 220 >60 Kompostování: 26 PPCP neodstraněných (vč. ko-

feinu), u 12 100% úbytek 

Bioaugmentace umožnila úplnou/částečnou redukci 

dalších PPCP (vč. CBZ). 

[250] 

CBZ, TCS, IBU 

Galaxolid 

– Piliny 

Piliny + mFe 

Piliny + nFe 

DEH 80 Laboratorní 24 Simulo-

vaný kla-

sický prů-

běh 

Přídavek mFe/nFe při kompostování zvýšil odstra-

nění PPCP 1,12–1,66x 

[251] 

42 PPCP 

(vč. 12 atb) 

Hormony Zahradní odpad AN–DEH 74 Valy 363 >60 Po roce kompostování nebyly detekovány žádné 

hormony a atb. 

Zbylo 5 % ostatních léčiv, nejnižší degr. konstanta 

pro IBU, nejvyšší pro oxazepam 

[216] 

Gemfibrozil, na-

proxen, CBZ, 

IBU 

– Biouhel 

Dřevní štěpka 

AN–DEH 80 (sušina) Laboratorní 360 25 Poločas farmak byl 13–3053 dnů (nejkratší IBU, 

nejdelší CBZ). 

Přídavek biouhlu/štěpky snížil vyluhovatelnost 

PPCP (kromě naproxenu). 

[252] 

8 PPCP PAU Dřevní štěpka (A) 

 

n. (B) 

Směs kalů 

(A) 

Odpad 

ze septiků 

a žump (B) 

n. Provozní 21 n. Kompostování (B) snížilo obsah triklosanu a čás-

tečně mTCS, pro (A) neuvedeno. 

[253] 

TCC – Piliny 

Sláma 

n. 75 Reaktor 

(340 l) 

17 >65 S pilinami/slámou došlo k odstranění 66/83 % 

TCC. 

[231] 

TCS – Piliny Stejný jako 

[231] 

70 Reaktor 

(340 l) 

3 ventilace 

17 63–76 Úbytek 60 % TCS při střední/vysoké ventilaci, 

48 % při nízké ventilaci 

[229] 

10 PPCP – Kůra („sanitary bark“) 

Kůra, biouhel 

Odpad 

z kompos-

tovací toa-

lety 

– Reaktor 

(16 l) 

71 >45 

>25 

>13 

Přídavek biouhlu nevedl k signifikantnímu zlepšení 

sledovaných parametrů. 

Nejlepších výsledků dosaženo při nejvyšších teplo-

tách. 

[254] 

CBZ, TCS 

(kont.) 

– Odpadní zeleň, kokosové vlákno, 

kravský hnůj 

Odvodněný 

odpad 

ze septiku 

20 Reaktor 

(30 l) 

20 38–53 

(dle kon-

centrace 

TCC 

a CBZ) 

83% degradace CBZ, 66% ve směsi s TCS (5 

mg/kg) 

86% degradace TCS, 83% ve směsi (5 mg/kg) 

Vyluhování jen u CBZ. 

Toxičtější vysoké koncentrace CBZ ve srovnání 

s TCS 

[235] 
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PPCP Další látky Substrát Kal Vstupní 

obsah 

kalu [hm%]* 

Měřítko Délka 

(d) 

Max. 

teplota 

[°C] 

Poznámky Cit. 

37 PPCP PAU 

nonylfenoly 

Odpadní zeleň, zbytky po přesí-

vání 

 

Odpadní zeleň 

AN–DEH 

 

Surový  

45 

 

34 

Provozní 28 

 

42 

 Nárůst CBZ a fluoxetinu. 

Ne vždy shodné výsledky pro oba kaly. 

[241] 

TCS, TCC 

 

– Piliny 

Kompost 

n. 60 Provozní 

s různou 

ventilací 

16 >65 Nejlepších výsledků dosaženo největší ventilací 

(>60 % TCS, >80 % TCC) 

[227] 

10 PPCP (směs 

reálné a umělé 

kontaminace) 

– Rýžová sláma n. Dle C/N Laboratorní 

(8 l) 

100 >70 Degradace farmak během kompostování je závislá 

na C/N. 

Úbytek fluoxetinu (100%), azithromycinu, irbesar-

tanu a citalopramu (10%); žádný efekt u telmisar-

tanu a venlafaxinu. 

[245] 

7 PPCP 

(kont.), 

2 metabolity 

 Nasekané dřevo (<3 cm) AN 35 Laboratorní 

(5 l) 

92 35 (stab.) 

50 (stab.) 

Úbytek PPCP v rozmezí 88 % (CBZ) do 99,9 % 

(diklofenak, IBU, estron). Zaznamenaná akumulace 

mTCS., větší při 50 °C. 

[234] 

TCS, mTCS 

3 parfémy a 1 me-

tabolit 

Prům. che-

mikálie 

Sláma, koňský hnůj, zahradní od-

pad, papír, dřevitá vlna 

AN 42 Hromady 24 >70 Signifikantní úbytek TCS i mTCS, nevýznamný 

úbytek galaxolidu a galaxolidonu (u toho i pře-

chodný nárůst). 

[246] 

TCS, mTCS, 

4 parfémy a 1 me-

tabolit, UV filtr 

Prům. che-

mikálie 

Sláma, zahradní odpad, papír, 

dřevitá vlna, odpad z prosévání 

kompostu 

n. 41 Laboratorní 56 50 (stab.) Nedostatek kyslíku obecně bránil transformaci, 

u většiny látek ve vzduchovaných reaktorech zazna-

menán pokles, bez nárůstu mTCS [158] 

Zahradní odpad, odpad z prosé-

vání kompostu, sláma 

n. 34 Provozní  42 70 U většiny látek zaznamenán pokles ve 2.–6. týdnu 

(včetně galaxolidonu), nárůst mTCS. 

24 PPCP – – AN–DEH 100 Hromady n. n. Po kompostování většina PPCP přítomná v porov-

natelném, či větším množství; úbytek kofeinu. 

[237] 

5 inhibitorů zpět-

ného vychytávání 

serotoninu, 4 me-

tabolity 

 Smrková kůra, odpad ze zahrad-

ního kompostu, zralý kalový 

kompost 

Po srážení 

síranem že-

leznatým 

45 (obj%) Laboratorní  21 50 Úbytek u všech látek, nejvyšší u fluoxetinu, paroxe-

tinu a citalopramu, Detekované 3 metabolity, 

u dvou mírná akumulace. 

[255] 
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5 Cíle disertační práce 

Kompostování je díky degradačnímu potenciálu přítomných mikroorganismů i relativní 

cenové a technologické dostupnosti slibnou bioremediační metodou pro řadu různě zne-

čištěných pevných matric. Může být použito jako hlavní technologie nebo v kombinaci 

s dalšími remediačními metodami. Je zavedenou metodou úpravy čistírenských kalů, při-

čemž v tomto případě může též pomoci snížit riziko přenosu mikropolutantů do zeměděl-

ské půdy. Tato disertační práce se zabývá vlivem vybraných parametrů procesu na biore-

mediační účinnost kompostování. Dále se věnuje také aplikaci kompostování jakožto fi-

nálního kroku komplexnější remediační technologie, který má snížit ekotoxicitu sanova-

ného materiálu. 

 

 

Dílčími cíli práce bylo: 

 

1. posoudit vliv složení kompostovacího substrátu na bioremediační účinnost kompos-

tování použitého pro sanaci půd znečištěných polycyklickými aromatickými uhlovo-

díky (publikace 1); 

 

2. vytvořit aktuální ucelený přehled hlavních skupin organických polutantů s důrazem 

na látky často se vyskytující v čistírenských kalech (publikace 2); 

 

3. posoudit vliv kompostování s různým podílem čistírenského kalu v zakládce na vy-

brané mikropolutanty ze skupiny PPCP přítomné v kalu (publikace 3); 

 

4. ověřit účinnost kompostování jako závěrečné metody při chemicko-biologické reme-

diaci půdy znečištěné hexachlorcyklohexany (publikace 4). 
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6 Souhrn použitých publikací a závěry 

1. Pro posouzení vlivu složení organického substrátu na účinnost bioremediace půd zne-

čištěných PAU pomocí kompostování byl realizován experiment se čtyřmi různými 

substráty tvořenými směsí organických odpadů (publikace 1). Hlavními součástmi 

jednotlivých směsí byly: zahradní odpad, čistírenský kal, drůbeží podestýlka, odpad 

z ovoce a zeleniny. Pro kompostování byly zvoleny dvě půdy z dlouhodobě znečiště-

ných lokalit, které se lišily jak celkovou koncentrací PAU, tak mírou zastoupení jed-

notlivých PAU (suma 16 US EPA PAU v půdě A 5926 mg kg–1, v půdě B 369 mg 

kg–1). Experiment byl realizován ve venkovních kompostérech s objemem 750 l (pro-

vzdušnění pomocí periodického promíchávání) a trval více než 680 dní, aby byla ma-

turace dostatečně dlouhá. 

Ve všech kompostérech bylo v obou půdách dosaženo více než 95% odstranění 

sledovaných PAU, zatímco v kontrolách obsahujících pouze půdu bez substrátu byl 

úbytek PAU neznatelný (půda A), nebo dosahoval 39 % (půda B). Na rozdíl od sa-

motných půd výsledné komposty navíc nevykazovaly ve zvolených testech prakticky 

žádnou ekotoxicitu. Dle stanovených rychlostních konstant byl pozorován nejrych-

lejší úbytek PAU v první aktivní fázi v kompostérech se zahradním odpadem. Z uve-

dených výsledků lze vyvodit, že pokud jsou v průběhu vhodné podmínky pro kom-

postování (dostatečný přísun vzduchu, obsah živin, vlhkost, průběh s termofilní fází, 

délka maturace atd.) a kontaminanty jsou dostatečně biodostupné, složení substrátu 

nemá na konečný rozsah biodegradace zásadní vliv, může ji však v některých přípa-

dech urychlit. Je též třeba poznamenat, že úbytek PAU s více než 4 cykly byl pozo-

rován i po 300 dnech, pro tuto skupinu se tedy dlouhá maturační fáze zdá klíčová. 

 

2. V publikaci 2 byl vytvořen přehled organických (mikro)polutantů, často se vyskytu-

jících v životním prostředí, a jejich fyzikálně-chemických i ekotoxikologických 

vlastností. Důraz byl kladen na látky, které se do prostředí dostávají ze systému čiš-

tění odpadních vod, zejména pak prostřednictvím aplikace čistírenských kalů na 

půdu. 

 

3. Při kompostování čistírenského kalu se slámovými peletami v různém poměru byly 

sledovány koncentrace 12 mikropolutantů ze skupiny PPCP (publikace 3). Kromě 

koncentrací zvolených kontaminantů byly po 4 měsících kompostování rovněž vy-

hodnoceny některé fyzikálně-chemické parametry kompostů. Obsah kalu v jednotli-

vých aktivně vzduchovaných kompostérech byl (hm%) 100, 75, 50, 25, 0. Z výsledků 

vyplývá, že z hlediska odstranění kontaminace mělo kompostování pozitivní vliv 

v případě kofeinu, citalopramu, diklofenaku, mirtazapinu, venlafaxinu a částečně sul-

fapyridinu. Na zbytek zkoumaných PPCP kompostování vliv nemělo a v řadě případů 
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byl dokonce pozorován nárůst koncentrace, který je pravděpodobně způsobený re-

dukcí celkové hmoty kompostu. Z analýzy dat se zdá, že degradace PPCP není vý-

znamně ovlivněna hodnotou pH a celkovým obsahem dusíku (v testovaném rozsahu). 

Rovněž lze z dat vyvozovat, že úbytek zmiňovaných látek způsobují bakterie, nikoliv 

houby. Vliv kompostování na jednotlivé látky závisel také na obsahu kalu v zakládce, 

z dat se zdá být nejlepším složením 25 % kalu a 75 % slámových pelet. V komposté-

rech, kde byl obsah kalu 75 % nebo 100 % byla nejvyšší zaznamenaná teplota nižší 

než 40 °C, což ukazuje, že takto vysoký obsah kalu ve zvoleném uspořádání pravdě-

podobně nepodporuje správný průběh kompostování. 

 

4. V publikaci 4 je popsána chemicko-biologická metoda pro remediaci půdy kontami-

nované vysokou koncentrací HCH pocházejících z historické výroby lindanu. Metoda 

byla založena na sekvenci anaerobních a aerobních fází, podporujících jak reduktivní 

dechloraci za anaerobních podmínek, tak oxidaci a aerobní degradaci HCH a jejich 

degradačních produktů vzniklých v anaerobní fázi. K nastartování, udržení a střídání 

těchto fází byly použity různé kombinace nano a mikročástic nulamocného železa 

(nZVI/mZVI), respektive různých zdrojů kyslíku (H2O2, MgO2, CaO2 v různé formě). 

Na začátku první a druhé anaerobní fáze byla spolu s nZVI/mZVI ke znečištěné půdě 

přidávána též nasekaná tráva, která sloužila jako zdroj uhlíku pro přítomné bakterie.  

Na počátku třetí a čtvrté anaerobní fáze již byla tráva použita bez nZVI/mZVI. Hlavní 

část remediace byla zahájen i ukončena anoxickou fází. Celý postup byl uzavřen 

zkompostováním půdy se slámou ve venkovních rotačních kompostérech (127 dní). 

Účelem tohoto závěrečného kroku bylo odstranění přítomných degradačních pro-

duktů HCH a celkové snížení ekotoxicity materiálu způsobené nejspíše jak produkty 

degradace HCH, tak rozkladem trávy. Z výsledků popsaného experimentu lze vyvo-

dit, že ačkoliv k další degradaci zbytkového množství HCH během kompostování ne-

došlo, jeho zařazení významně snížilo ekotoxicitu sanované půdy ve srovnání se sta-

vem na konci poslední anaerobní fáze. Zvoleným postupem bylo dosaženo úspěšné 

bioremediace znečištěné půdy, přičemž výsledný materiál je dle platné legislativy 

možné umístit na standardní skládku. 
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