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VyuZziti inovativnich sorbenta pii imobilizaci Zn v padé

The use of inovative sorbents for immobilization oZn in soils

Abstrakt

Amorfni oxid manganu (AMO) byl jiz idve Usgsre testovan jako efektivni
¢inidlo pro snizeni mobilni frakce rizikovych privkv padé. Nezadoucim jevem
provazejicim jeho aplikaci je zvySené rozpénstohotocinidla a s tim souvisejici
oxidace fidni organické hmoty. Z tohoidodu byla navrZzena povrchova Uprava
studovaného oxidu Mn vrstvou MnGQ@Sm-AMO). Redmétem této diplomoveé
prace je posouzeni efektivity chemické stabilizabe®u kontaminovanych uad
prostednictvim Sm-AMO se zatenim na Zn a asfeni stability Sm-AMO na
zaklad laboratornich experimeint PredkEzné testy stability obou matenidl
v deionizované vad potvrdily niz8i rozpustnost Sm-AMO oprotitayodnimu
materialu. Tato skut@ost vSak jiz nebyla potvrzena vysledky testovaMiCAa Sm-
AMO z pH statickych louzicich experiméntkdy na zaklad statistické analyzy
nebyl zaznamenan rozdil mezi stabilitou AMO a Sm@Myjma girozeného pH
(6,03) v midach reky Litavky (pady L). U obou sorbeiit byla pozorovanaizsi
rozpustnost se zvysujicim se pH. Z&lém srovnani adsatpich vlastnosti AMO a
Sm-AMO byla studovana kinetika sorpce Pb, Zn, CdAs nachazejicich se
v testovanych jdach. Afinita &¢chto kowi byla obeca vySsi vi¢ci AMO, ale ¢as pro
dosaZeni adso&pi rovnovahy byl u obou sorbénsrovnatelny. Vysledky adsanpi
kinetiky pro oba testované materialy ukazaly nejvys/chlost sorpce i nejvyssi
adsorbované mnozstvi pro Pb anejnizSi pro Zn. BwogEovysledky byly
zaznamendany tak&ippH-statickych louzicich experimentech. Stabilidialcinnost
Sm-AMO se oproti AMO nejvice projevila pro Pb a Aprirozenych podminkach
pH (6,03 a 6,43) {d Litavky a Smolotel. B stabilizaci Zn byl pozorovan statisticky
rozdilny stabiliz&ni &&inek AMO/Sm-AMO pouze $ pH 8, kdy se AMO projevil
jako winngjsi. Ueinnost SmM-AMO na imobilizaci Zn nebyla tak velkék jbylo
ocekavano, ale ve srovnani s jinymi imobilimémi ¢inidly predstavuje Sm-AMO

efektivni sorbent pro imobilizaci Zn.

Kli ¢éova slova:remedi&ni technologie, stabilizace, amorfni oxid mangakMQ),

povrchova modifikace, zinek, kontaminadelp



Abstract

Amorphous manganese oxide has been already sudbedsisted as an
efficient amendment for limiting the mobile fragatioof risk elements in soil.
However, its application is accompanied with an alinoged phenomenon of
increased dissolution of this agent related to atkich of soil organic matter. For that
reason, surface modification of the studied Mn exwdth the layer of MnC®has
been proposed (Sm-AMO). The subject of this thissie assess the effectiveness of
chemical stabilization of two contaminated soil;ngsSm-AMO with a focus on Zn
and to verify the stability Sm-AMO based on laborgtexperiments. The results of
preliminary stability testing of both materialsdemineralized water confirmed that
Sm-AMO is less soluble than the original AMO. Howeyvthis fact was not
confirmed by the results of testing of AMO and St performed usingH-static
leaching experiments, when no differences were rubdebetween AMO and Sm-
AMO stability based statistical analysis, except fioe natural pH (6.03) in the
Litavka soil (soil L). Both sorbents yielded greastability with increasing pH.
Adsorption kinetics of Pb, Zn, Cd and As, which present in the tested soils, onto
AMO and Sm-AMO was studied to compare the adsamppooperties of both
materials. Affinity of these metals was generaligher towards AMO, but the
recorded equilibrium time was similar for both semts. The results of adsorption
kinetics for both materials tested showed the hsglserption rate and the highest
adsorbed amount for Pb and the lowest for Zn. &mmésults were also observed at
pH-static leaching experiment. Stabilization effemhess of Sm-AMO compared to
AMO was mainly demonstrated for Pb and As undeunaaipH conditions (pH 6,03
and 6,43) of Litavka and Smolotely soils. Considgrithe stabilization of Zn
statistically significant stabilizing effect of AMGM-AMO was observed only at pH
8, when the AMO showed to be more effective. THeotiveness of Sm-AMO for
the immobilization of Zn was not as significanteegected, but compared with other
immobilization amendments Sm-AMO is an effectivebgmt for Zn stabilization.

Key words: remediation technology, stabilization, amorphoahganese oxide

(AMO), surface modification, zinc, soil contamiraati
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1 Uvod

Pida je kltovou sogasti suchozemskych ekosystémdilezitou zasobarnou
chemickych prvik. V nékolika poslednich desetiletich se setkavame s @nopl
spojenymi se zrstenim pid, zpisobenym lidskowinnosti. Do biosféry se tak
zataly dostavat prvky, jez se v zivotnim pi@sti nachazely v zanedbatelnych
koncentracich (Trebichavsky el al., 1997; Gil-D&lzal., 2014). Mezi népstjSi
rizikové prvky pati olovo (Pb), chrom (Cr), arsen (As), zinek (Zndknium (Cd),
meéd’ (Cu), rt (Hg) a nikl (Ni) (Wuana et Okieimen, 2011), z richékteré formy
sefadi mezi nejtoxitéjSi anorganické polutanty. Nasledkem vysoké korreest a
zvySené mobility mohou tyto kovy a metaloidy vstugbdo vSech sfér Zivotniho
prostedi a ovliviovat fist rostlin a zdravi zvat aclovéka (Bradl, 2004; Fonseca et
al., 2011). Zarove je zde riziko jejich bioakumulace, tj. hrongad v potravinovém
fetzci (Wuana et Okieimen, 2011; Wyszkowska et &113).

Hlavnim cilem &kterychin situ san&nich technologii je snizit dostupnost
kovu v pide, ¢ili stabilizovat ho na migt Stabilizace rizikového prvkur@dstavuje
remedi&ni technologii pouzivanou ke snizeni mobility cilolr prvki v padach
piidanim imobiliz&nich cinidel. Tim dochazi ktomu, Ze kontaminujici prvky
piechdzeji do nerozpustné faz&imz se snizi jejich vyluhovatelnost a tim je
omezeno jejich dalSii&ni (Kumpiene el al., 2008). Chovéani a mobilitakevide
jsou vyznami ovlivnény jejich sorpci nafoni organickou hmotu, jilové mineraly a

sekundarni oxidy zejména Fe, Al a Mn (Komarek gt24113; Bolan et al., 2014).

Predkladana diplomova prace se zabyva imobilizaci pfastednictvim
povrcho¥ modifikovaného oxidu manganu (dale Sm-AMO), jela%orfni forma je
intenzivre zkoumana na katéel geoenvironmentalnichéd a byla jiz dive pouzita

jako efektivnic¢inidlo pro sniZzeni mobilni frakce rizikovych privik padeé.
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2 Cile prace

Hlavnimi cili této diplomové prace bylo pomoci labtmrnich experiment
jako jsou testy stability v deionizované ¥odesty kinetiky sorpce a pH-statické
louzici experimenty, zjistit stabilitu sorbé@nta bazi Mn-oxid v podolg amorfniho
oxidu manganu (AMO) a povrchéwpraveného amorfniho oxidu manganu (Sm-
AMO) a poté prozkoumat jejich¢innost na chemickou stabilizaci zejména Zn, ale i
dalSich rizikovych prvic nachazejicich se v testovanyaldach z nivyieky Litavky

a obce Smolotely.
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3 Rizikové prvky v padé

Rizikové prvky jsoucasto obsazeny v odpadechizmych pfimyslovych
¢innosti, nap. vyroby automobil ¢i hutnictvi. Nekteré kovy, jako je Cd, Zn a Cu lze
nalézt v hnojivech pouzivanych pro z&iélské &ely. Kromg toho jsou vysoké
koncentrace Zn a Cu spolu s Piitgmny v pidach na okraji silnic a v &stskych
odpadecki cistirenskych kalech (Rieuwerts et Farago, 1996;eGpet al., 2008;
Fonseca et al., 2011; Wuana et Okieimen, 2011)erNaptropogenni, ale ¥ipodni
faktory maji vliv na obsah rizikovych prikv padach. Jedna se o faktory, jako jsou:
sloZzeni matiské horniny, velikost zrn danéagly, obsah humusu, potencialni
oxidace/redukce yani organické hmoty, pokrytitdy rostlinami a sofni kapacita
pudy (Kabata-Pendias, 2004; Wyszkowska et al., 2013).

Wyszkowska et al. (2013) uv§d tabulku (Tab. 1) navrZzenou IUNG
institutem (Institut pedologie agtovani rostlin) se sidlem v polskéngs® Pulawy,
jenz znazatuje rozdleni kontaminace rizikovymi prvky do Sesti siip urcenymi

na zaklad jejich prahovych hodnot viinim horizontu 0-20 cm.

Tab. 1: Tabulka Sesti stugiii kontaminace rizikovymi prvky, ur ¢éend na zaklad
prahovych hodnot kontaminanti v padnim horizontu 0-20 cm (Fevzato z:
Wyszkowska et al., 2013)

Stupei kontaminace Mira zneisténi

0 Firozeny obsah

ZvysSeny obsah
Slabé zn&steni

Mirné zneisteni

Silné zneéisten{

gl B~ W N| -

Velmi silné znaisteni

3.1 Zinek

Zinek je vSudypitomny esencialni stopovy prvek, jenz je nezbytmp p
biologické systéemy (Maderova et Paton, 2013). Vé &sté elementarni forin
piedstavuje Sedobily leskly kov, jehoZz lesk na vihk@auchu pozvolna mizi vlivem
povrchové oxidace. Patdo skupiny 2B periodického systému (Bencko et1#95;
Trebichavsky et al., 1997). Vyskytuje se ve 3 oxideh stavech: Zh Zn", Zr** a
tvofi jednoduché i komplexni sléeniny (Wyszkowska el al., 2013). Hlavnim
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piirozenym zdrojem Zn je mineral sfalerit (ZnS), &&é smithsonit (ZnCg) i
zinkit (ZnO). Loziskadchto mineral se nejvice nachézeji na Uzemi USA a byvalého
SSSR, ale sfalerit Ize najit iGeské republice, napna Ribramsku (Bencko el al.,
1995). Zinek a jeho sl@eniny maji mnoho vyuziti v gmyslu. Slodeniny Zn jsou
pouzity nap. pii vyrob¢ bilé barvy, keramikyi kautuku, ale také jsouiflavany do
nekterych kosmetickych vyrolik¢i vitaminovych pipravki (Bencko el al., 1995;
Trebichavsky el al., 1997; Roney et kol., 2005).

3.2 Toxicita zinku

Zinek se v nadirném mnoZstvi stdva toxickym péoveka, zviata, rostliny
a mikroorganismy a ma i inhifmi &inek na mdni enzymy (Zaborowska el al.,
2006). Pimérny obsah Zn v zemskéite je asi 70 mg K§ ale jeho koncentrace
roste nefirozerg v diasledku antropogenniaiinnosti, jako jsou hutnictvi, pmysl a
také zemdelstvi (Wuana et Okieimen, 2011). N&§8i mnozstvi Zn se dostava do
ovzduSi v podobprachovychiastic, jez se pak usazuji ugach (Roney et al., 2005;
Wuana et Okieimen, 2011). Dle tabulky 1 v zavislostvelikosti fidnich zrn, pH a
obsahu fidni organické hmoty, byly hladiny kontaminaci&dp zinkem stanoveny
nasledova: 0 stupiti zahrnuje pdy s 50 az 100 mg Zn Kg 1. stupé od 100 do 300
mg Zn kg', 2. stupg od 300 do 1000 mg Zn Ky 3. stupgé od 700 do
3000 mg Zn kg, 4. stupa od 3000 do 8000 mg ZnKg 5. stupé vice neZ
8000 mg Zn kg (Wyszkowska el al., 2013).

ZvySena koncentrace Zn, ale i jinych esencialnfchkovych prvka
v padnim prostedi se nejvice projevuje na rostlinach, zejméngjiety paatenim
vyvoji (Tran et Popova, 2013). Nejcitfjgi rostliny z hlediska fytotoxicity kavjsou
chmel, vinna réva, citrusové stromy, obilniny arste Fytotoxicita Bkterych kowi a
metaloidi je zpisobena naruSenim fyziologickych prote®stlin. Tato porucha
piedstavuje vysledek zimy transportu mikro a makro elemém rostlirg, které jsou
nezbytné pro jejfadné fungovani. Plodinyeptované v fidach s vysokym obsahem
rizikovych prviki jsou charakteristické omezenynistem, sniZzenou transpiraci,
chlor6zou list, omezenou ktivosti semen a deformaci iemového systému (Tran
et Popova, 2013).
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Toxicky €inek Zn na mikroorganismy uvadi studie od Moffettakol.
(2003), ktera prokazala o 25% nizSi biodiverzituxotgomickych skupin
mikroorganisni v pidé kontaminované 400 mg KgZn ve srovnani stmlou

s piirodnim obsahem Zn (cca 57 mgkpfidy).

Kontaminace fid kovy a metaloidy ®ni nejen péty a rozmanitost
mikroorganisni, ale také enzymatickou aktivituighy (Wyszkowska et al., 2013).
Vliv na padni enzymy mzZe byt gimy ¢i neptimy. Rimé vlivy maji dopad
na aktivitu volnych extracelularnich enzgmnegimo je ovliviovdna samotna
biosyntéza enzytn(Hinojosa et al., 2008). Zinek tedyaie stabilizovat proteinovou
strukturu enzyra nebo fiisobi jako jejich aktivatoti inhibitor (Cordova et Alvarez-
Mon, 1995). Kunito et al. (2001) upozornili na tée 1izné kovy inhibuji
enzymatickou aktivitu tiznymi zpisoby, nap. aktivita dehydrogenazy, ureazy a

beta-glukosidazy je siiji inhibovana frakcemi Zn nez Cu.
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4 Remediani technologie gid kontaminovanych kovy a metaloidy

Cilem remedignich technologii aplikovanych na kontaminovaniyp je
piijmout takova opaeni, kterd minimalizuji environmentalni a zdravotidika
spojena s toxickymi kovy a metaloidy. OvSem odstnakovi ze Zivotniho progedi
neni jednoduché. Na rozdil od organickych latelerétlze oxidovat a odstranit
pomoci mikrobialniho {sobeni, kovy neprochazi mikrobiélni degradaci &ljej
celkova koncentraceigtrvava v fidach po dlouhou dobu (Bradl, 2004). Mobilita a
biologicka dostupnost kdv zalezi na &kolika faktorech: pH pdy, oxida&ng-
redukni potencial, obsah tpini organické hmoty, typ ugy, speciace kay
koncentrace kay a doba kontaktutmy s kontaminantem (Bradl, 2004; Akkajit et
Tongcumpou, 2010; Bolan et al., 2014 a refereneeuzdené). Remediaaig dale
komplikuje fakt, Ze ¥tSina kontaminovanych lokalit ma zvySené koncemetraice
nez jedno prvku. Takova situace vyzaduje efektitgsieni pro vSechny rizikové
prvky. Fitomnost jedné kontaminujici latky trhe snizit dinnost remediace
hlavniho polutantu, na@ppiitomnost Cwi Pb miZe snizit efektivitu stabilizeniho

¢inidla ukeného pro odstr&ni Zn (Kumpiene et al., 2008).

Hlavni roza&leni remedianich technologii je podle mista, kde je dana
technologie realizovana, a todun situ, ¢i ex situ. DalSi @leni je podle principu
metod, jimiZ jsou sanace provdny, na: biologické, chemické a fyzikalni metody,

nanotechnologie a integrované technologie.

Ozna&eni in situ znamena, Ze remediace jsou pravad piimo v mist
kontaminace, ndp fytoremediace (Wuana et Okieimen, 2011). OvSentra@dcni
san&ni technologie jsou povazovany metody situ, jenZ spéivaji v od€zeni
kontaminované zeminy a transportu mimo misto kaoirtace, kde je poté sanovana,
nag. chemickymcisténim. Technologieex situ jsou ale velmi nakladné na jejich
provadni a zmsobuji &tSi Skody v Zivotnim progdi (Kumpiene et al., 2008).
Z téchto divoda se za#aly vice pouzivat metodin situ. V sowasnosti se hojh
pouzivaji chemicky podporované situ sangni technologie, jako ndpin situ
redukce za pomoci nad@stic na bazi elementarniho Zeleza nebo mikrobialn
podpdené reduktivni dehalogenace a dalsi metody uvedeuélikaciCernik et al.
(2010). Rozdleni remedianich technologii pro rizikové prvky (Tab. 2.) uvadi
Evanko et Dzombak (1997) a Wuana et Okieimen (2011)
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Tab. 2: Remediani technologie gid kontaminovanych kovy a metaloidy (Wuana et
Okieimen, 2011)

Kategorie Remedia@ni technologie

Pokryvné bariéry (fekryti)

Izolace ADEY:
Podpovrchové bariéry

Solidifikace/stabilizace
Imobilizace Vitrifikace
Chemicka uprava

Chemicka uprava
Propustné aktivni &ty
Redukce toxicity nebo mobility  Biologick& Uprava — bioakumulace, fytoremediace
biolouZeni, biochemické procesy

Fyzicka separace

Vymyvani pady in situ a ex situ
Extrakce Pyrometalurgicka extrakce
Elektrokinetick& Uprava

V praxi je vhodné pouzit metody dvodi vice pgistupi jmenovanych
v tabulce 2. Kikovymi faktory, které mohou ovlivnit pouzitelnostékteré z
uvedenych saraich technologii, jsou: finani naklady, doba dinnosti, kome¢ni
dostupnost, ffijeti verejnosti, pouzitelnost na vysoké koncentraceik@ouzitelnost
na smiSené polutanty (kovy a organicke latky), emizoxicity, snizeni mobility a

shizeni objemu kontaminantu (Wuana et Okieimen1201

4.1 lzolace

Jednd se o technologii, kterA& ma zabranit transpen&istujicich latek
hloubsji do pady a nasledd do podzemnich vod. Tuto technologii reprezentuji
zejména fyzické bariéry zhotovené z oceli, cemebé&ntonituci malty, jezZ mohou
byt pouzity k uzakeni¢i vertikalnimu a horizontalnimu omezeniesii kontaminace.
Svislé prekazky cili tzv. podpovrchové bariéry jsou ¢eny ke sniZzeni pohybu
kontaminované podzemni vody z mista kontaminaceo nklomezeni pitoku
neznegistenych podzemnich vodigs kontaminované lokality. Horizontalrierazky
neboli pokryvné bariéry funguji jako neprodysné idrgr zabraujici pronikani

povrchové vody do kontaminovanéudy pro prevenci dalSiho uvavani
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zneistujicich latek do okolniho prasdi (Evanko et Dzombak, 1997; Mulligan et
al., 2001). Studii zabyvajici se izolaci Zn zejménastifek uvadi Simpson et al.,
(2002). V této studii je izolace Zn prowh prostednictvim pokryvnych bariér

vytvoienych ze sisi zeolitu a pisku.

4.2 Imobilizace

Imobilizace, ¢ili tzv. zabrarni pohybu je technologie &¢gna ke snizeni
mobility kontaminani prostednictvim zmdn fyzikalnich a chemickych
charakteristik kontaminované matrice. Primarni aloimobilizanich technologii je
tedy zménit pavodni formu @dnich kontaminarit na geochemicky stabij$i faze
prostednictvim sorpnich, srdZzecich a komplefdch proces. Pro imobilizaci se
¢asto vyuzivaji organicka a anorganickdidla k urychleni atenuace mobility kovu a
jeho toxicity v pidé. Nejasejsi principy imobilizace jsou solidifikace/stabidice a
vitrifikace (Evanko et Dzombak, 1997; Wuana et @kien, 2011).

4.2.1 Solidifikace/stabilizace

Solidifikace a stabilizace (S/S) zahrnuji cetadu technologii a procéskdy
se vyuZzivaji aditiva a pojiva pro sanaci kontamamogch mist (Frankovska et al.,
2010). Solidifikace zahrnujei@menu sypkéhodéi kapalného odpadu na pevny
material, picemz se vytvieji fyzikalni bariéry zpomalujiciipnos toxickych latek
do prostedi. Stabilizace, oziavana také jako fixace, obvykle vyuziva chemické
reakce pro fevod odpadu na vice chemicky stabilni sloZzky (Ewaak Dzombak,
1997; Frankovskd et al., 2010; Wuana et Okieir2éa}).

Postup S/S spivd v promichavani sanovaného materialu s pojivem,
piipadré s podmrnymi chemickymi cinidly. V praxi se nejastji pouzivaji
hydraulick&a pojiva jako cement, popil&kstruska (Frankovska et al., 2010). Pouziti
S/S pro imobilizaci Zn uvadi Vyas (2011). Ve svédst pouZzil jako pojivo
cementovy beton, kde pisek byl nahrazen minerasositem, a to v nasledujicich
podilech: 20 %, 40 %, 60 %, 80 % a 100 %. Testydoiu ukazaly, Ze S/S
prostednictvim¢inidla s jarositem byla dinna, pokud jde o sniZzeni mobility i@nt

Zn az do vyse 93 %.
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4.2.2 Vitrifikace

Vitrifikace predstavuje vysokoteplotni oeni kontaminovaného materialu,
kdy zvySena teplota jednak odstragkavé slozky (tkteré kovy, metaloidy a
organické polutanty) a zpevni matriciepenou ve sklo. Podstatou vitrifikace je
elektrické odporové taveni kontaminovanych zenintgplog 1 600 — 2 000 ° C.
Taveni probihd mezityimi grafitovymi elektrodami zarazenymi do z&nVznika
sklovita tavenina, ktera v s®buzavira zejména ng#tavé komponenty (Obr. 1)
(Frankovska et al., 2010).

®
e
|\, L@\

\

_/

Obr. 1: Schéma vitrifikace (Prevzato z: Frankovska et al., 2010)

Legenda: 1 — elektrody, 2 — povrch terénu, 3 —tatedy proud, 4 — zemina, 5 —
pudni prostedi them vitrifikace, 6 — ppdni prostedi po vitrifikaci, 7 — roztavena
zemina, 8 — blok sklovitého vitrifikovaného matéuia

\@)
®

V poslednich letech je vice vyuzZivana vitrifikaoe situ, ktera zahrnuje
vytvoreni Fivodu elektrického proudu prdstinictvim elektrod vsunutych vertik&ln
do kontaminovaného prdeti. Podminkou dinnosti aplikace této metody je
zvySena vihkost jody. Jakmile je pda velmi sucha, je piba zvysit jeji vodivost
nap. pridanim vigek grafitu (Evanko et Dzombak 1997). Hlavnim poX&eéan pro
in situ vitrifikaci je schopnost {dy tavit se a vitrifikovat $ chladnuti. V pipack, Ze
obsah alkalii (jako N® a K,O) piady je gilis vysoky (1,4 hm. %), nemusiiga
poskytovat dostat@ou vodivost (Wuana et Okieimen, 2011).
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4.2.3 Puadni ¢inidla pro imobilizaci rizikovych prvk

Imobilizace, ¢ili tzv. chemickd stabilizace, ngstji probiha gidanim
piirodnich a/nebo syntetickychtipad, jako jsou: organicka hmota, anorganické
materialy na bazi vapence, fosfatové materialygv@l mineraly a také oxidy a
hydroxidy kow.

* QOrganickd hmota

Do této skupiny péai hnij, dievené piliny a komposty ziznych material,
kaly a tisky (Gul et al., 2015). Organicka hmota je schopwsit adsorpci
rizikovych prviki a snizit biologickou dostupnost zi®'ujicich latek tim, ze
meéni jejich biologicky dostupné formy do frakci spmjeh s organickymi
latkami, oxidy kow ¢i uhli¢itany. Tim dochazi zarovieke sniZzeni transportu
rizikovych prvki do rostliny a tedy k obnoveni rostlinného pokry@astaldi
et al., 2005; Chen et al.,, 2015). Organické mdiergdouzici zejména
k imobilizaci Zn jsou uvedeny v tabulce 3. Soareale(2015) uvadi studii,
kdy pro imobilizaci Zn bylo pouzito kompostovaniladni sloZzku kompostu

tvorily vajecné skdapky, které nily zasadni roli fi imobilizaci Zn.

+ Anorganické materialy na bazi vapence

Vapreni zlepSuje sorpci rizikovych kévtim, Ze snizuje koncentraci*Ha
zvySuje mnozstvi zapognnabitych mist (Bolan et al.,, 2014). Gray et al.
(2006) ve sveé studii dokazali, Ze vapno zvySujekpHtaminované {dy, coz
vede Kkvysrazeni kdv a sniZzeni jejich biologické dostupnosti. DalSi
anorganick&inidla slouzici k imobilizaci Zn (a dalSich kipvjsou uvedena
v tabulce 3.

» Fosfatové materialy

Nejcastji pouzivané fosfatové sléaniny jsou ve formafosfatovych hornin a
soli, kyseliny fosforéné a apatitu (Kumpiene et al., 2008). Tyto geminy
zvySuji fixaci kovi v padach progstdnictvimiady proces jako adsorpced(
substituce kovu) na fosfatové steminy, adsorpce indukovana fosfatovym
aniontem, adsorpce a srazeni kovroztoku fosfatu. Na zakladtéchto
proces se snizuje biologicka dostupnost a mobilitatkévmetaloidi (Bolan

et al.,, 2014). Srazeni fosfatovych slenin s kovy se ukazalo jako jeden
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z hlavnich mechanisimpro imobilizaci Pb a Zn v kontaminovanychdach,
jelikoz vznikaji pondrné stabilni kovovo-fosfatové slganiny, které maiji
velmi nizkou rozpustnost v Sirokém rozsahu pH (8achoou et al., 2007).
Studii zabyvajici se imobilizaci Zn pomoci fosfatolr material uvadi Cao
et al. (2009). Fosfor sice vyzna&snizil rozpustnost Zn ve véa 40—69 %,
ovSem bylo zji&no, Ze pi pouziti ¢inidla v podolg H3PO, se zvySuje
biodostupnost Zn pro rostliny a to zejména pokud pédé obsazen spota¢

s Cu (Cao et al., 2009).

» Jilové mineraly

Jilové mineraly pdt mezi materialy, které gsobi téndt na vSechny typy
pudnich kontaminaiit (Usman et al., 2006). Modifikované jilové mineraly
mohou vazat kovy a snizit jejich toxicitu pro mikrganismy a rostliny
(Biswas et al., 2015). OvSem sorpce kovu je zavisatypu jilového
mineralu. Typické materialy s vysokym obsahem jtdvminerah jsou nap.
Ca a Na-bentonity. Tyto materialy jsou povazovang grejslibrjSi
imobilizacni ¢inidla, zejména zi/odu jejich velkého specifického povrchu
(Usman et al., 2006).

*« Oxidy a hydroxidy kow

Mezi nejznamijSi padni oxidy a hydroxidy slouzici k imobilizaci kéva
metaloidi pati Fe, Mn a Al oxidy, a to zejména diky jejich sémpm
vlastnostem (vice v kapitole 5.) (Komarek et d013).

Tab. 3: Organicka a anorganickacinidla slouZzici k imobilizaci rizikovych prvki,
zejména Zn (Guo et al., 2006)

Organické Zdroj Imobilizované kovy
Xylogen Odpadni vody z papiren Zn, Pb, Hg
Drabezarensky hij Drabezarny Zn, Cu, Pb, Cd
Zdroj Imobilizované kovy
Anorganické
Vapno Tovarny na vapno Zn, Pb, Cd, Ni,
Hydroxyapatit Fosforit Zn, Pb, Cu, Cd
Popilek Tepelné elektrarny Zn, Cd, Pb, Cu, Qr
Strusky Tepelné elektrarny Zn, Cd, Pb, Cr
Portlandsky cement Cementarny Zn, Cu, Pb
Sterkové kaly Rozdrcené kameny Zn, Cu, Cd
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4.3 Redukce toxicity a mobility

SniZeni toxicity a mobility kav je cilem \tSiny remedianich technologii
pouzivanych pro remediaci@ zn&isSténych kovy a metaloidy.

4.3.1 Chemicka uprava

Chemicka Uprava jgasto pouzivana jakargdiisStovaci stup# pro S/S. Jejim
hlavnim cilem je snizit biologickou dostupnost a bhiitu kovu v
kontaminovanychjdach. Reakce, které mohou byt pouzity pro chemigkeévy,
jsou oxidace, redukce a neutralizace. Zakladem gstocchemické oxidace je
vytvoreni dostatén¢ silného oxidaniho prostedi, ve kterém se zfmi oxidani stav
a forma kontaminujici latky na m&mobilni a toxickou. Proces oxidace je Uzce
spojeny s procesem redukce (Evanko et Dzombak,; 1®d@nkovska et al., 2010).
Redukni reakce jsou vyvolanytriganim alkalickych ko (Na, K), oxidu dgii¢itého
a siranu Zeleznatého. Chemicka neutralizace seiy@owa @elem Upravy pH
v kyselych¢i bazickych @idach (Mulligan et al., 2001).

4.3.2 Propustné aktivni s€ny

Propustné aktivni &by predstavuji tzv. propustné bariéry obsahujici
fyzikalni, chemickeé ¢i biologické reaktivni latky. Nepsgji se pouZivaji
na lokalitach kontaminovanych podzemnich vod. Bgay odstrauji kontaminanty
iontovou vynmgnou, srazeninti sorpci. Princip spiiva vtom, Ze voda te pres
propustné fkopy, které obsahuji reaktivni materidly ve férmag. zeolitu,
elementarniho Zeleza vapence (Mulligan et al., 2001)iipad, kdy byly pouzity
propustné reaktivni &by kvysrdzeni Zn a dalSich kibvz kontaminovanych

podzemnich vod, uvéf ve své studii Ludwig et al. (2002).

4.3.3 Biologické upravy

Tyto technologie vyuzivajifiozenych biologickych procéskteré umotuji
remediaci rizikovych prvk za pomoci vybranych rostlin a organismez jsou
schopny vyuZivat ¢které kontaminanty jako zdroj energie. Tyto procesybihaji
prostednictvim fiznych mechanisthvéetné adsorpce a oxidagé-redulkénich reakci
(Evanko et Dzombak, 1997). Mulligan et al. (200%adi, Ze rostliny roddrhlaspi
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(penizek), Urtica (kopriva), Chenopodium (merlik) a Polygonum (rdesno) maji
schopnost akumulovat kovy, jako jsou Cd, Cu, Pb,aNZn, a proto mohou byt
pouzivany k remediaci ol kontaminovanych émito rizikovymi prvky. Take
mikroorganismy jsou znameé svymgiigky na kovy a metaloidy, a to zejména z
divodu oxidace a redukce kovovych polutaniagiklad prostednictvim bakterii
Bacillus subtilis Ize oxidovat kovy, jako jsou Hg, Cd a Cr. Sestimpchrom (Cr
(VI) je mozno redukovat na Cr (1), ktery je mémobilni a mén toxicky. Arsen a
Zelezo mohou byt pragidnictvim organistin redukovany, ovsem Wipac As (V)

se redukci na As (lll) jeho toxicita zvySuje (Mghin et al., 2001).

4.3.4 Fytoremediace

Fytoremediaci se rozurm situ san&ni strategie, ktera pouziva ngngjSich
rostlinnych druli a s nimi asociovanych mikroorganigra agronomickych technik
k odstragni ¢i zmirnéni kontaminace v zZivotnim prdeti (Wuana et Okieimen,
2011).

Dle Garbisu et Alkorta (2001) jsou za potenctalriziteiné fytoremediéni
technologie pro odstréni rizikovych prviki z kontaminovanych i@ povazovéany:

fytoextrakce, fytostabilizace a rhizofiltrace.

- Fytoextrakce
Proces odstimvani kowi pomoci akumulace kontaminantu v nadzemnich
castech rostliny, kam je kontaminacgepravovana z keni. Nasledg jsou
casti rostlin s nahrom&dymi polutanty sklizeny, a poté je objem
znetisténého materialu snizen nagkompostovaninti zpopelnim. Lasat
(2000) a Marques et al. (2009) o#Zonp za nej@dinnéSi rostliny pro
fytoextrakci Zn nap Thlaspi caerulescens (penizek modravy)Brassica

juncea (brukev stinovitg) Cardaminopsis halleri (fefiSniénik Halleftiv) a

Viola calaminaria (violka Zluta).

* Fytostabilizace

Fytostabilizace se uziva ke k@éné Upra¢ ploch, na kterych byly pouzity
jiné sandani technologie za delem odstraéni zne&isteni (Soudek et al.,
2008). Kontaminanty jsou absorbovany a akumulovahkgienech rostlin,

tim se snizi jejich mobilita a také se snizi bialk§ dostupnost
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kontaminantu¢imz se zabrani&ni kontaminace prastdnictvim potravniho
fetézce (Garbisu et Alkorta 2001; Marques et al., 206®stliny pouzivané
k fytostabilizaci také svymistem zabrauji vétrné a vodni erozigimz

omezuji rozptyl kontaminace na povrchidg (Soudek et al., 2008).

* Rhizofiltrace
Koreny rostlin¢i sazenic absorbugi adsorbuji kontaminanty (zejména kovy)
z pad, ale spiSe se tato metoda pouziva pro sanaciakdmbvanych

podzemnich a povrchovych vod.

DalSi metody fytoremediace jsou fytovolatilizaceyégodegradace (Garbisu et
Alkorta 2001).

4.4 Extrakce

Extrakce pedstavuje proces, kdy &upomoci roztoku, ktery obsahuje
extrakéni ¢inidlo, ¢i elektrokinetickymi procesy Ize odlit kontaminované frakce od
zbytku kontaminované lokality. Tato technologigize probihatin situ i ex situ
(Evanko et Dzombak, 1997).

4.4.1 Vymyvani pady

Prani mdy predstavuje technologii aplikovatelnan situ i ex situ, ktera se
pouziva pro odstrani kontaminace kovy prastdnictvim chemickych nebo
fyzikdlnich metod. Oba tyto procesy s$p@ji v zapraveni chelataich cinidel
(kyseliny, alkoholu, zasady) do w¥ené €x situ) ¢i nevyzené (n situ) pady.
Chelat&ni cinidla meni povrchové vlastnosti kdv v horninovém prosedi a
pievadji je negasgji do roztoku ¢i narusuji sorpni vazby s pevnymtasticemi
pudy. Vymyvaci roztok je poté jiman a recyklovati. lRetoct ex situ jsou oddlené
kontaminanty skladovany na sklddkach nebeémpeh odpad c¢i dale zpracovany
chemickymi, tepelnymi nebo biologickymi procesy #éko et Dzombak 1997;
Wuana et Okieimen, 2011).

Wuana et al. (2010) provédtesty (Einnosti chelaténich ¢inidel jako jsou
kyselina ethylendiamintetraocto(&DTA), kyselina citronova a kyselina vinna na

extrakci Ni, Cu, Zn, Cd a Pb v hlinitogigych padach. Studie prokazala, ze EDTA a
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kyselina citronova maji &si potencial jako chelatai ¢inidla nez kyselina vinna.

Ucinnost extrakce vyse jmenovanych kdwla v pdadi Cu> Ni> Zn> Cd> Pb.

4.4.2 Elektrokineticka uprava

Pri této technologii je zavé@&d do kontaminovanéualy stejnosmirny proud
za elem uvolrni kontaminant ve forme nabitych ¢astic. Proud je do tay
dodavan prosednictvim keramickych elektrod, které jsou réledy do katodového
a anodového pole. N&gjstji se spoléha nafppozenou vodivost fdy, ktera nize byt
piipadré zvySovana fidanim chemickych roztdka vody. Kovové ionty a pozitivn
nabité organické sl@eniny se pohybuji sétniem ke katod. Anionty jako chlorid,
kyanid, fluoridy a negativwh nabité organické latky se pohybuji &em k anod.
Proud vytvdi kyselé prosedi u anody a zasadité u katody (Obr. 2) (EPA, 1995
Evanko et Dzombak 1997; Mulligan et al., 2001).

Raji¢ et al. (2013) pouzili elektrokinetickou Upravu &gelem odstraéni Cr,
Cu a Zn z kontaminovanychig. Na zaklad vysledki byla elektrokineticka Uprava
nejieinngjSi pro sanaci Cr diky jeho vysSi iontové mobililejmensi Ginnost néla
tato technologie na Cu.

Svstém Fizeni procesu
Extralce Extrakcee
s MAvmeéna Iﬂme:luu Prevod
== Stfidavy
Zpracovani Zpracovani ;tejna;Smimj'
prood
A - «— [}
Anody + Katody -
. Katodova
Anodicks _‘_®_ procesni
procesni
kapalina
Zpracovné
meédium

Obr. 2: In situ elektrokineticky separa¢ni systém (Revzato z: EPA, 1995)
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5 Oxidy a hydroxidy pouZzivané ke stabilizaci rizikovych prvki

Padni oxidy jsou vSudyiitomné girozené @dni komponenty, vyskytujici se
ve vSech typechqal, kde jsou népstji ve formeé krystalické a tvéi povlaky jinych
pudnich ¢astic (Komarek et al., 2013). Nejzngsi pidni oxidy a hydroxidy
pouzivané k imobilizaci kaVmetaloidi v kontaminovanych jméch jsou oxidy Fe,
Al a Mn. Tyto oxidy mohou sil& ovlivnit mnozstvi, respektive mobilitu rizikovych
prvki, zejména Pb, Cu, Zn, Ni a As v kontaminovanydkaeh, a to diky jejich
specifickému povrchu, schopnostem srazeni a adisionpvlastnostem. Specificky
povrch udavé rozsah plochy sorbentu, na ktery jgmény idni kontaminanty a
zarove ovlivauje i kationtovou vyrinu a adsorni kapacitu oxid. Sorpce katiorit

kovi na povrchu oxitl stoupa s rostoucim pH (Bradl, 2004).

Adsorgni mechanismy jsou ldu specifické (chemickéXi nespecifické
(fyzikélni). Specificka adsorpce je selekijgi a még vratna reakce. Nespecificka
adsorpce vyt slabsi vazby ve fortnkomplexi vnéjsi sféry a je méhselektivni.
lonty tvorici komplexy vejSi sféry udrzuji svou hydratai sféru kompletni, zatimco
ionty ve vnitni sfée ztracicast, gipadré celou svou hydratai sféru (Koretsky,
2000; Bradl, 2004). Je pravidlem, Ze komplexy imitsféry jsou z @ivodu jejich
koordinované kovalentni vazby staldjii nez komplexy v&Si sféry s
pieviadajicimi elektrostatickymi vazbami. Mechanisspgcifické adsorpce zahrnuji
povrchové komplexai procesy a reakce mezi kovovymi ionty v roztocizh
povrchovych funknich skupindch. Tyto reakce probihaji na OH-skugin&a
mineralnich podkladech, které jsou obvykle negdtiviabité, a to zejménarip
vysokych hodnotach pH, a klagmabité @i nizkych hodnotach pH (McBride et
Martinez, 2000)Povrchovy naboj oxidu kovu (X) je tedy sibem kladi a zapors
nabitych mist vyplyvajicich z jeho amfoterniho c&ideru (rovnice (1), (2)
(Komarek et al., 2013).

=XOH; —=XOH" + H (1)

=X0H" -~ =X0~ + H* (2)

29



Pfi hodnoceni &innosti imobilizace rizikovych prvk pomoci oxid a
hydroxidi je poteba brat v Gvahu, Ze tyto prvky jsou obvykle vazarkpmplexech
s ligandy, jako jsou n@phuminové kyselingi antropogenni komplexotvorné latky
jako EDTA. Tyto komplexace émi reaktivitu kovu, ktera ovliwje vlastnosti jako je
katalytick& aktivita, toxicita a mobilita kovu (Bl 2004).

5.1 Oxidy Zeleza

Jak ukazuji satasné studie, qani pidavky bohaté na oxidy Zeleza (dale Fe-
oxidy) byly UsgSré pouzity pro snizeni mobility kdvv kontaminovanych jméach.
Mezi Fe-oxidy¢i oxyhydroxidy jako imobilizani ¢inidla pati synteticky akaganeit
(B-FeO(OH)) a ferrihydrit (F#7(OH)-4H0), pirodni a synteticky goethitaf
FE*O(OH)) a hematit -Fe0s) a také lepidokrokit -Fe**O(OH)) (O'Reilly a
Hochella, 2003; Komarek et al., 2013). Tyto mingrakji vysokou sorni kapacitu
pro anorganické kontaminanty, jako jsou hafs, Pb, Zn, Cr (Waychunas et al.,
2005).

Goethit je nejasgjSi stabilni Fe-oxid v ¢, existuje ténd ve vSech typech
pad nachazejicich se v chladném a vihkém pedst Lepidokrokit se obvykle
nachazi ve spojeni s goethitem. Hematit Ize nagvgwre v teplych klimatickych
oblastech. OvSem najzit¢jSi z €chto Fe-oxid, respektive oxyhydroxid je
ferrihydrit vzhledem k jeho velkému specifickémuwpdhu (Komarek et al., 2013).

Za &elem chemické stabilizace kovovych kontamifisse do id pridavaji
bud pfimo Fe-oxidy nebo jejich prekurzory, tedy latky, keerych Fe oxidy
sekundara vznikaji. Mezi prekurzory Fe-oxidpati sulfidy Fe, elementarni Fe(0) a

smesi jako zZelezny Srot obsahujidiegevsim Fe(0) (Warren et al., 2003).

5.2 Oxidy hliniku

Syntetické oxidy hliniku (dale Al-oxidy) mohou bytysoce efektivni pro
stabilizaci rizikovych prvik v kontaminovanych jmach, steji jako syntetické Fe-
oxidy, a mohou dokonce poskytovat i lepSi vysledkgz gFirodni Fe-oxidy

s

(Kumpiene a kol., 2008). NejtkzitejSi Al-oxid vyskytujici se v pdé a potenciala
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pouzitelny pro remediaci je gibbsit-Al(OH)3), ktery je povaZzovan za rejstjsi
Al-oxid zejména ve vysoce #tralych a kyselych jpdach (Komarek et al., 2013).

5.3 Oxidy manganu

Mangan v blizkosti zemského povrchu snadno oxidogg, vede ke vzniku
vice nez 30 zndmych oXidti oxyhydroxidi manganu (dale Mn-oxig. Oxidy Mn
jsou vyznamnou skupinou sekundarnich mineralnitgk l&zné se nachazejicich
v padach a sedimentech, kde s&astni mnoha chemickych reakci, které maji vliv na
slozeni @dy. Vyskytuji se jako jemnozrnné agregaty, Zilkyudty ¢i dendrity atd.
(Post, 1999). Jejich remedid schopnosti jsou vyznamné zejména diky jejich
velkému specifickému povrchu, ktery je chemicky iakt a v girodnich
biochemickych procesech se&astni oxidané-reduknich a vyménnych reakci
(Skapin et al., 2015). Oviem proto, aby mohly byh-dkidy pouZzity jako
imobilizacni ¢inidla, je dilezitd také jejich reaktivita a stabilita #znych
podminkach pH (Ettler et al. 2014). Aplikace Mn-ahxdo pidy mize zvysit jeji pH,
coz podporuje sorpci kovovych katidntale také mize vést k rozpoudti padni

organické hmoty (Komarek et al., 2013).

O'Reilly et Hochella (2003) uvéf, Ze syntetické Mn-oxidy maji vySSi
sorgni Wwinky nez girodni Mn-oxidy, které maji zase vysSi sarpvlastnosti nez
syntetické a firodni Fe-oxidy. To potvrzuji i dalSi studie, ktee@nstatuji, Ze Mn-
oxidy jsou &inngjSi pro adsorbovani napPb a Cd v porovnani s Fe-oxidy (Wang et
al., 2012; Komarek et al., 2013, Ettler et al., £0Michalkova et al., 2014).
VyznamrgjSi sorgni inky Mn-oxidi jsou vysledkem zejména jejich velkého
specifického povrchu a nizké hodnoty ,pH(1,8-4,5), tj. pH v bag nulového
naboje, pedstavujici hodnotu pHipniz se poet zapornych a kladnych nabapa
povrchu koloidu vyrovna (Dong et al., 2000). Vzhded k #Emto nizkym hodnotam
nesou Mn-oxidy zaporny naboj wgnim prostedi a nejsou tedy obvykle dobrou
volbou pro stabilizaci pruk vyskytujicich se ve forthanionti, nag. As (Moore et
al., 2000).

Zakladnim stavebnim kamenem pr&Sinu atomovych struktur Mn-oxidje
oktaedr MnQ, predstavujici pravidelny osmést. Tyto oktaedry mohou byt
sestaveny tak, Ze spolu sdileji hragiyrohy a tim vytvéeji rizna konstruéni
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uspdadani. \étSina konstruknich usptadani spada do jedné ze dvou hlavnich

skupin, a to bd do tunelové, nebo vrstevnaté struktury (Post, 1999

5.3.1 Oxidy manganu s tunelovou strukturou usp@adani

Tyto Mn-oxidy se skladaji z oktagdMnOs tvoricich jednoduché, dvojité
trojité retézce, které sdilenim réhii hran tvai ¢tvercové nebo obdélnikové tunely
(Obr. 4.). \&tSi tunely jsoucast&né naplreny molekulami HO nebo #iznymi
kationty (Post, 1999; O'Reilly et Hochella, 2008pmarek et al. (2013) a O'Reilly et
pyroluzit, hollandit a todorokit. Jako dalSi Ize gnovat ramsdellit, nsutit a
romanechit (Post, 1999):

¢ Pyroluzit (MnG)

Tento Mn-oxid pedstavuje nejvice stabilni formu MpQale v gidach se

vyskytuje jen vzack jelikoZz i malé mnoZstvi cizich iointzabrani jeho
tvorbe. Pyroluzit se obvykle vyskytuje v nizkoteplotnitiydrotermalnich
loZiscich a také jako soast rekterych rud manganu (O'Reilly et Hochella,
2003). Jeho struktura je tkena jednoduchyniiettzci oktaediit MnGOg, které
sdili rohy se sousedningtzci oktaedit MnOg tak, Ze vznika konstrukce se
¢tvercovymi tunely, kdy délka stran§tvercového tunelu odpovida délce
hrany oktaedru (Obr. 3A). Dle struktuigttzce tedy morfologie pyroluzitu
odpovida jehlicovitym utvam. Tunely pyroluzitu jsou ovSentipS malé na
to, aby pojmuly jiné chemické latky, coz je dok&zarchemickou analyzou
(Post, 1999).

* Hollandit (Rys-14Mn (1V), Mn (lID]JMn sO;¢), kdy R = Ba, Pb, K nebo Na,
dle prevladajicich Kkatiorit v tunelech

Struktura hollanditu je td@na z dvojitychetzcl oktaedi MnQg, které sdili
hrany se sousednimétézci oktaedit MnOg tak, Ze opt vznikaji ¢tvercove
tunely, ale délka stran§tverce odpovida délce 2 hran oktaedobr. 3B.).
Tunely jsoucasté&ne naplrény jednoci dvojmocnymi kationty a v &kterych
piipadech i molekulami }D. Naboje na véazanych kationtech jsou

vyvazovany substituci katiaints nizSimi valetnimi stavy, jako nap Mn
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() za rekteré Mn (IV) (Post, 1999). Na zakkadationti, které gevladaji

v jednotlivych tunelech, rozliSujeme mineraly halitu na hollandit
(prevliada Ba), kryptomelan fgvliada K), koronadit (evliada Pb) a manijiroit
(previada Na) (O'Reilly et Hochella, 2003). Dle stuukt jejich fetézce se
tyto mineraly obvykle vyskytuji v podehbvidknitych krystak. V poslednich
letech doSlo ke zraému zvySeni zajmu o tyto mineraly, a to na zaklad
zjisténi, Ze diky jejich struktie jsou pouzitelné jako pevné iontové vimla

také uziténé pro imobilizaci dkterych radioaktivnich katiofit(Post, 1999).

» Todorokit (Ca, Na, K — dlefpvladajicich katiorit v tunelechy 3 os[Mn (1V),
Mn (111),Mg] 60123—4.5 BO)
Tento Mn-oxid nazyvan také jako 10 ianganitje pirodni hydratovany

oxid manganu, vyskytujici se ve velkém mnoZstviplsps dalSimi
souvisejicimi mineraly (nd&p pyroluzitem) v mnoha oblastech &t
Predstavuje hlavni s@ast tzv. manganovych noduli hejse vyskytujicich
na dr ocedfi a zakladni mineral v oxidovanych zo6nach mnoha
suchozemskych loZzisek manganu (Katranas et al4)2@@ho struktura se
sklada z trojitychrettzci oktaedt MnOg, které sdili rohy se sousednimi
fetzci oktaedi MnOg a vytvaeji velké ctvercoveé tunely, kdy jedna strana
tunelu odpovida fem hrandm oktaetlr (Obr. 3C.). Chemické analyzy
todorokitu ukazuji znmé variace sloZeni tunelovych kationt Kationty

s nizsi valenci, jako napMn (IIl) ¢i Mg (1) nahrazujici Mn (IV) za ¢elem
vyrovnani naboje katioft v tunelu, jsou soustdiny do okrajovych mist
trojitych fetzci. Vzhledem k jeho velké podobnosti tuimal zeolitu byl

v poslednich letech ztiay zajem o vyrobu syntetickych obdob todorokitu
pro jejich gipadné pouziti jako katalyzatoti molekulovych sit (Post, 1999;
Katranas et al., 2004).

A B C

Obr. 3: Oxidy manganu s tunelovou strukturou, A) pyoluzit, B) hollandit, C) todorokit
(Prevzato z: Post, 1999)
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5.3.2 Oxidy manganu s vrstevnatou strukturou usp@adani

U Mn-oxida s vrstevnatou strukturou jsou oktaedry Mn@spdadany do
vrstev vyplrenych mezivrstvami. V mezivrstvach mohou byt molgkdbO a Siroka
Skala kationi, které obsazuji tzné pozice v zavislosti na konkrétni fazi
Mn-oxid s vrstevnatou strukturou je ozoaan birnessit (Obr. 4), dale Ize jmenovat
chalkofanit, lithioforit, buserit, ranciéit a vewfia(Post, 1999):

» Birnessit (Na, Ca — dletpvladajicich katiorit ve vrstvach)MrO;42,8 HO

Mineraly birnessitu jsou ne§ingjSi Mn-oxidy nachazejici se v geologickém

prostedi. Birnessit vznika n&stji v dissledku oxidace Mfi podporované
bakteriemi a houbami (Post, 1999; Komarek a kdd13). Pohotoy se
Gcastni oxid&né-redulkénich a vynénnych reakci, a proto hraje vyznamnou
roli v.chemii pid a podzemnich vod. Zakladni stavebni jednotkourgéva
oktaedfi MnOs. VétSina girodnich birnessit ma hexagonalni vrstevnatou
strukturu a v ramci svych vrstev mohou mizmy paet oktaedrickych
kationtovych vakanci. Tato volna mista se povazaijsilna sorgni mista pro
rizikové kovy (Post, 1999, Wang et al., 2012). Serpgizikovych prvk
pomoci birnessitu zavisi ngadd® charakteristik, nejilezit¢jSi je pdet a
distribuce vakantnich mist v oktaedrickych vrstygmimérny oxidani stav

Mn a distribuce katioritdo vrstev a mezivrstev (Wang et al., 2012).

Obr. 4: Faze birnessitu bohaté na Na kationty ukazjici neuspa-adané molekuly
H,O/Na (Zluté) vloZené mezi oktaedrické vrstvy (Pevzato z: Post, 1999)

Modifikaci syntézy birnessitu byl dle postupu DeRappa et al. (2013)
vytvoren tzv. amorfni oxid manganu, ktery se prokazab jakinné imobiliz&ni

¢inidlo rizikovych prvi.
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5.4 Amorfni oxid manganu

Amorfni oxid manganu (dale AMO) byl v poslednichelgh GspSre testovan
jako &inné imobiliz&ni ¢inidlo pro pidy kontaminované kovy a metaloidy. Jeho
acinnost byla potvrzena wholika studiich (Della Puppa et al., 2013; Ettlérag,
2014; Michalkova et al., 2014; Ettler et al., 201%)vSem z vysledktesti stability
AMO v deionizované vo#l provad&né Ettlerem et al. (2014, 2015) bylo patrno, Ze
stabilita AMO je zavisla na hodriopH. K nejtSimu rozpoushi AMO dochézelo
pii pH 3 (47 % rozpughého Mn) a nejnizSimuiippH 8 (0,14 % rozpudhého Mn).
Na zaklad téchto vysledk |ze konstatovat, Ze zejména v kyselydtddch dochazi
k rozpoustni AMO, coz miize byt také ficinou nezadouci oxidaceigni organické
hmoty (Ettler et al., 2014, 2015).

K nejwtsi ztrat Mn doSlo Bhem prvnich 15 dhinkubace AMO, po delSi
dohe (45—-60 dii) zatalo dochazet k jeho stabilizaci a uv@o bylo podstathmérg
Mn. Tento jev je fisuzovan nov vytvorenym fazim na povrchu AMO v poddb
mineralu rodochrozitu (MnC§), jehoz gitomnost byla prokazana rentgenovou
difrakéni analyzou (XRD) a skenovaci elektronovou mikrgekdSEM). Vrstva
rodochrozitu byla vytviiena na povrchu AMOippH > 5 (Ettler et al., 2015).

Cilem mé prace je tedy vytiib povrcho¥ modifikovany amorfni oxid
manganu (dale Sm-AMO) vrstvou MnGQesg pred jeho aplikaci do oy a

otestovat jeho stabilitu a sa@rg vlastnosti zejména pro Zn.
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6 Material a metodika

6.1 Pr¥iprava sorbenti a jejich charakterizace

Amorfni oxid manganu bylifpraven dle Della Puppa et al. (2013) za pouZiti
modifikované metody profifpravu birnessitu (Ching el al., 1997). Pro vyt
AMO se 0,5 litru 1,4 M roztoku glukézyriplalo do 0,5 litru 0,4 M roztoku KMn©
Po vytvaeni gelu byl roztok zfiltrovan a gel bylikrat promyt 2 litry deionizované
vody. Gel byl naslednvysuSen fi pokojové teplat (18-24° C), namlet a jest
jednou promyt 2 litry deionizované vody z&elem odstraéni prebytku reaknich

rezidui na povrchu AMO.

Povrcho¥ modifikovany amorfni oxid manganu bytipraven inkubacéastic
AMO ve vod nasycené CPOza elem vytvdeni vrstvy MNCQ na povrchutastic.
Vzdy davka AMO o hmotnosti 3 g byla smichana s 3@emnizované vody (poén
10/1 voda/sorbent) a umdsa do 50 ml kyvety. Zadglem produkce CObyla
kapana redtnad HCl na NaHC® (30 g NaHCQ na kazdou davku). Vyt¥eny CQ
byl jiman a veden do suspenze s AMO (Obr. 5). kRmeni reakce byly kyvety
tésne uzaveny. Tento postup byl opakovan dalSi 3 dny a 5. lddy modifikované
castice AMO Zfiltrovany a usuSeny na vzduchtugokojové teplat (18—-24° C). Pro
porovnani s transformacemi igmbenymi jsobenim pouze atmosférického £0O
byla druh&a sada vzoitkAMO inkubovana v deionizované vée oteweném systému
za pfistupu vzduchu (suspenze 3 g AMO + 30 ml deionimévaody) po stejnou
dobu jako pedchozi vzorky bez aktivnihdipunu CQ.

Vzorky pfipravenych materidl byly poté analyzovany prdasdnictvim
rentgenove difrakni analyzy (XRD; PANalytical X'Pert Pro s detektore
X'Celerator, Nizozemsko; operator: doc. Petr DrahoPh.D., Hrodowdecka
fakulta UK) a nasledh vyhodnoceny. Identifikace pevnych fazi byly prozed
pomoci skenovaci elektronové mikroskopie s enetguisperznim spektrometrem
(SEM/EDS; TESCAN s. r. oCeska republika; operator: RNDr. Radek Fajgar,
CSc., Ustav chemickych pro¢ea8V CR, v. v. i.).
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Obr. 5: Vyroba CO. a jeho privadéni do suspenze s AMO

Hodnota pH studovanych matefidbyla méfena v suspenzi s deionizovanou
vodou (1:10, w/v), pkhe (PH nulového naboje) bylo stanoveno pomoci imerzni
techniky (Fiol and Villaescusa, 2009). Specifickgvpch byl stanoven s vyuZzitim
BET (Brunauer-Emmett-Teller) metody afigiroje ASAP 2050 (Micrometrics
Instrument Corporation, USA; operatorka: Ing. Hargnajdaufova, Ustav
chemickych procgsAV CR, v. v. i.).

6.2 Testované pidy

Pro (ely této diplomové prace byly pouzity &vmodelové pdy
kontaminované kovy a As. Prvniga byla odebrana v niweky Litavky (dale jen
puda L) silre zneistéené As, Cd, Pb a Zn vidledku historickéh@innosti nedaleké
huti na zpracovani Pb viiBrami. Vzorky druhé modelovéagy byly odebrany v
okoli obce Smolotely (dale jenigla S), kde se v extrérmawvysokych koncentracich
piirozere vyskytuje As v dsledku gitomnosti mineral bohatych na As,ipvazr

arsenopyrii.

Vzorky pady byly odebrany z povrchové vrstvyigy (0—20 cm), na vzduchu
usuSeny, zhomogenizovany a prosetgspnerezove sito s otvory o velikosti 2 mm.
Zrnitostni slozeni fdy bylo stanoveno pomoci hydrometrické metody (6eé€r,
2002; stanovila: Mgr. Zuzana Grosslova). HodnotypdH byly mgfeny v suspenzi o
pongru 1:2,5 (w/v) fidy a deionizované vodyi 1 M KCI (ISO 10390:1994).
Celkovy obsah organického uhliku (TOC) byl stanopemoci analyzatoru uhliku
TOC-L CPH (Shimadzu, Japonsko; operatorka: Ing. id&ralova). Kationtova
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vyménna kapacita (CEC) byla stanovena extrakci 0,1 K@IBgCarter et Gregorich,
2008). Pseudo celkové koncentrace firmlachazejicich se ve studovanyadtdgch
byly stanoveny rozkladem vdavce kralovské (US EPA metoda 3051A) #agbeni
mikrovinného z#eni (SPD-Discover, CEM, USA). Obsah pivk digestatu byl
stanoven pomoci optické emisni spektrometrie sk&rituvdzanym plazmatem (ICP-
OES) (Agilent 730, Agilent Technologies, USA; oger&a: Mgr. SylvaCihalova).

6.3 Sekvertni extrakéni analyza testovanych jd

Toxicita kovi a polokowi nezavisi pouze na jejich celkové koncentraci, ale
také na form, v jaké jsou vazany v horninovém piesti. Proto byla provedena tzv.
sekverini extrakni analyza, kdy jsou ionty kdwobsazené vime rozcleny pomoci

nékolika extraknich¢inidel do specifickych frakci (Palkova et al., 2013

Frakcionace kow v padé L (Cd, Pb, Zn), byla stanovena za pouziti BCR
sekverini extrakce dle Rauret et al. (2000), umngici kvantitativni stanoveni
mnozstvi kow ve 4 frakcich (Tab. 4). Frakcionace Asidach L a S byla stanovena
dle Wenzela et al. (2001) (Tab. 5). Roztoky z kaZakti extrakce byly zfiltrovany

pies stikackovy filtr 0,45 um a gipraveny na analyzu.

Tab. 4: Schéma sekveini extrakce zanérené na Pb, Zn a Cd dle Rauret et al. (2000)
pro 1 g kontaminované mdy

Frakce Cinidlo Objem (ml) Podminky extrakce

F1: Vymgnna 0,11 M CHCOOH 40 TFepani 16 hfH22 £ 5 °C
0,5 M roztok _

F2: Redukovatelng 40 Trepani 16 h{22 +5 °C

NH,OH.HCI

8,8 M roztok HO, 2x10 Rozklad 1hfi22+5°C

F3: Oxidovatelna Rozklad 1hfi85+2 °C

1 M CH;COONH, 50 Trepani 16 hp22+5 °C

F4: Rezidualni (celkoveé mnozstvi Zn, Pb a Cd udqg) — (sowet hodnot koncentraci

Zn, Pb a Cd z frakci F1, F2 a F3)
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Tab. 5: Schéma sekvefni extrakce zanéiené na As dle Wenzel et al. (2001) pro1g
kontaminované pid

Frakce Cinidlo Objem (ml) Podminky extrakce
FA: Nespecificka | 0,05 M (NH,),SOy 25 Tiepani 4 hp 20 °C
adsorpce
FB: Specificka 0,05 M NHH,PO 25 Trepani 16 hp 20 °C
adsorpce
FC: Vazani na 0,2 M NH;-oxalat Trepani ve trta4 h @i 20
amorfni a Spath (pH 3,25) 25 °C
krystalické oxidy
Fe, Ala Mn
0,2 M NH;-oxalét 125 Trepani ve tréd 10 min i
(pH 3,25) ’ 20 °C
FD:Vazani na 0,2 M NH;-oxalat Ponechani e vodni lazni 30
dolxre krystalické| (pH 3,25)+0,1 M 25 min pii 96 + 3 °C
oxidy Fe, Al a kys. askorbova
Mn
0,2 M NH4 oxalat 125 Trepani ve trd 10 min i
(pH 3,25) ’ 20 °C
FE: Rezidualni | (celkové mnozstvi As viae) — (sowet hodnot koncentraci As z frakici
FA, FB, FC a FD)

6.4 Testy stability AMO a Sm-AMO v deionizované vod

PredlEZné posouzeni stabiligastic AMO/Sm-AMO bylo provedendggpanim
materiall v suspenzi s deionizovanou vodoti gongrech 1/50 a 1/500 (w/v) po
dobu 4 tydd, pricemz byly v pravidelnycltasovych intervalech odebirany vzorky
roztoky u nichz bylo sledovano chemické sloZeni, pH a Etola. Experiment byl
provadn v duplikatu.

6.5 Kinetika sorpce kovii na AMO a Sm-AMO

Adsorgini testy byly vyuZity pro posouzeni kinetiky adsmpAs, Cd, Pb a Zn
na testované materialy. VSechny adgofpexperimenty byly provéay s pouZzitim
pozalového elektrolytu 0,01 M NaN{Q Experimenty byly provéghy v suspenzi
obsahujici 1 g £ AMO/Sm-AMO a roztok As, Cd, Pl Zn o koncentraci
0,1 mM L% Rizikové prvky byly do roztoku ifdany ve forng Na,HAsO»7H,0,
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Cd(NGs)2#4H,0, Pb(NQG), a Zn(NQ)2*6H,0. Sorpce byla studovana jednaotlipro
kazdy kov a material. Ziskana suspenze byla n&sledohana po dobu 3 hodin v
piipadt Cd, Pb a Zn a 24 hodin vipad As. Hodnota pH byla udrZzovana pomoci
NaOH/HNG; a automatického tittmiho za&izeni (TitroLine alpha plus, SI Analytics,
Némecko) na hodneét5,5 pro Zn, Pb a Cd a hodaadt pro As. V danyclEasovych
intervalech v ramci minut (1, 3, 5, 10... minut) byldebrano 5 ml suspenze a ihned
zfiltrovano do zkumavky ies 0,45 um sikackoveé filtry a g@ipraveno na analyzu
kovia. Ziskana kineticka data byla dale modelovana zazigiorovnice pseudo-
druhéhofadu, kterd je &nym modelem pouzivanym pro podobné ad&urgtudie
(Karami, 2013; Markovski et al., 2014; Wang et 2015).

6.6 pH-statické louZici experimenty

Pro ugeni vlivu hodnoty pH na stabilitu kémetaloid: v testovanych fpdach
byly provedeny pH-statické louzici experimenty (CESI 14997, 2006; Van
Herreweghe et al., 2002). Préely tchto experimerit byly obs testované fpdy
smichany s AMO/Sm-AMO v koncentraci 1% (w/w) a wr@ny @i ~ 60 az 70%
vihkosti po dobu 4 tydin Do experimentu byly také z@zeny kontrolni varianty bez
piidaviii AMO/Sm-AMO. Poté bylo odvazeno vzdy 1,5 g sucliéyp které byla
smichana s 15 ml deionizované vodyepéina po dobu 48 hodin (Obr. 6a). Hodnoty
pH byly pribézné kontrolovany a upravovany pomoci NaOH/HN@ hodnoty 4, 5,

6, 7 a 8, zahrnuta byla také variantatisqzenym (tj. neupravovanym) pH. VSechny
experimenty byly provashy ve trojim opakovani. Po ukéeni experimentu bylo u
vzorka stanoveno pH. Vzorky byly poté zcentrifugovany (daibut, 5000 rpm) (Obr.
6b) a efiltrovany se pes 0,45 pum sikackovy filtr (Obr. 6c¢). Ve Zzfiltrovanych
vzorcich byly naslednzmeteny hodnoty redoxniho potencialu (Eh) a vyluhy byly

piipraveny na analyzu kéymetaloidi a rozpudtného organického uhliku (DOC).
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Obr. 6: a) Louzeni testovanych jid po dobu 48 hodin, b) centrifugace vzori, c)
filtrace pres stikackoveé filtry do 20 ml zkumavek

6.7 Analyzy roztoka

Koncentrace sledovanych kigvAs a dalSich prikv roztocich byly stanoveny
za pouziti ICP-OES (Agilent 730, Agilent Technolegji USA; operatorka: Mgr.
Sylva Cihalova). Pro kontrolu igsnosti analyz byly pouzity standardni reférén
materidly SRM 2710a Montana Soil | (NIST, USA) ertifikovany referetni
material CRM 483 (Institut pro refer&m materialy a réfeni, EU). Rozpushy
organicky uhlik byl stanoven pomoci TOC analyzatér@C-L CPH, Shimadzu,
Japonsko; operatorka: Ing. Marie Krélova). VSeclpopzité chemikalie byly v
analytické kvalig.

6.8 Statistické vyhodnoceni

VSechny statistické analyzy byly provedeny pomaogpamu SigmaPlot 12,5
(StatSoft Inc., USA). Experimentalni data byla wghocena pomoci analyzy
rozptylu (ANOVA) @i p <0,05 za pouZiti Tukeyho testu.

41



7 Vysledky

7.1 Analyza pevné faze

Amorfni oxid manganu (AMO) ied povrchovou Upravou je zobrazen na
snimku ze SEM (Obr. 7a), ktery ukazuje,castice AMO pedstavuji aglomeraty o
velikosti rekolika jednotek aZz desitek mikromiets typickym lasturnatym lomem
(Della Puppa et al., 2013)fibmnost novotviené karbonatové faze na povrchu Sm-
AMO (Obr. 7b) byla potvrzena na zaktespekter ziskanych pomoci EDS analyzy.

Obr. 7: a) Castice AMO (SEM snimek), b)astice Sm-AMO pokryté vrstvou MnCO;
(SEM snimek)

Spektra ziskana z XRD analyzy zn&mgir zmeény AMO pii inkubaci
v roztoku probubladvaném GQ@ v roztoku bez probublavani @(@br. 8). Vysledky
ukazuji, ze inkubace AMO v roztoku probublavaném,Gagicinila vznik now
vytvorenych karbondt ve form® rodochrozitu. Oproti tomu u vzorku AMO
inkubovaného v roztoku bez probublavani Q@doslo k vyrazfSimu formovani
novych fazi (Obr. 8c), a proto se s timto vzorkendale nepracovalo. DalSi slozkou
studovanych materi@lbyl podle vysledk XRD Mn-oxalat, identifikovany ve vSech
vzorcich. Vlastnosti jovodniho AMO a Sm-AMO (probublavaného v @0Qjsou

uvedeny v tabulce 6

42



Tab. 6: Vlastnosti testovanych sorbent AMO a Sm-AMO

pH PH e BET (m®g")
AMO 6.03 6.97 135

Sm-AMO 6,43 6,29 189
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Obr. 8: Porovnani vysledki rentgenoveé difrakéni analyzy piavodniho amorfniho Mn-
oxidu a jeho upravenych fazi. a) Al —jvodni AMO, b) A5 — AMO + CO, po inkubaci
4 dny, c) A9 — AMO bez CQ po inkubaci 4 dny, r — rodochrozit

7.2 Fyzikalné-chemické vlastnosti studovanych fd

Fyzikalné-chemické vlastnosti testovanychdojsou uvedeny v tabulkach 7 a
8. Hodnota pH oboutglnich vzork odpovida miré kyselym mgidam. O pady
maji pon&rné hrubou strukturu, a proto jsou ozpaany jako hlinito-pi&té, pida L
diky wétSimu mnozstvi prachu jako pi®-hlinita (Tab. 7). Vysledky pseudo
celkovych koncentraci kontaminant testovanych fdach ukazuji, Ze vioé L dle
vyhlasky MZP¢. 13/1994 Sb. imvy3uji povolenou koncentraci prvky As, Zn, Pb a
Cd a v mdé S pouze As. V testovandg L byla limitni koncentrace ZnipvySena
dokonce 20x. Olovo se wigach BZns vyskytuje v rozmezi 10-20 mg kgale v

pudé L je jeho limitni koncentracerpvySena az 30x. Arsen, ktery je povazovan za

43



Skodlivy jiz pri nizkych koncentracich, je hlavnim kontaminantefidyp S a jeho

limitni koncentrace je v tétaigé pievySena az 585x (Tab. 8).

Tab. 7: Zakladni fyzikalné chemické vlastnosti studovanych fd

Puda L Pada S
PHHz0 5,95 6,09
PHkci 4,97 4,87
CEC (cmol kg) 9,10 £ 0.49
TOC (%) 2,35 1,16
Distribuce velikosti ¢asti (%)
Jil (%) 5 6
Prach (%) 20 7
Pisek (%) 75 87
Struktura hlinito-pistita/piito-hlinité  hlinito-pitita

Tab. 8: Pseudo celkové koncentrace prikve studovanych fidach pfi rozkladu s aqua
regia (<DL: pod detekénim limitem, + smérodatna odchylka)

Celkovéa koncentrace kowi/metaloidii (mg kg™)

*Limitni koncentrace

(n=23) (mg kg*)
Litavka Smolotely

As 332+20 17 563 + 2798 30

Pb 4234 + 429 73+12 140

Cd 42 +2 <DL 1

Zn 4107 £179 193 +12 200

Cu 72+3 51+5 100

Fe 36 563 + 1120 68 910 + 4274 bez omezeni
Mn 4785 + 581 1096 + 124 bez omezeni

*Limitni koncentrace kovii/metaloidii v testovanych pidach jsou nastaveny dle vyhlasky MZP

CR &islo 13/1994 Sb

7.3 Frakcionace kontaminujicich koui a polokoui v testovanych gidach

Nejwetsi podil Zn (44 %) a Cd (57 %) extrahovanychuadyp L byl

piitomen ve vyminné frakci (F1). Nejst

Y

Sl C

s

ast Pb (51 %) byla nalezena ve frakci

redukovatelné (F2),ipniz jsou extrahovany kovy vazané na oxidy Fe,aAMn.

Podil Zn v redukovatelné frakci byl 20 %. Z vyslédje patrno, Ze v {é L je

nejvyraziEji mobilni Zn (Tab. 9).
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Tab. 9: Frakcionace Cd, Pb, Zn v @idach Litavky (mg kg™)

F1: vyménnd  F2: redukovatelna  F3: oxidovatelna F4: rezidudlni

Cd 24 +0,3 8+1,1 1,3+0,2 9
Pb 281 +11 2165+ 176 705 £ 93 1083
Zn 1822 + 50 816 + 45 298 + 32 1171

Arsen vyskytujici se viglach L i S byl v obouifpadech nejviceiftomen ve
frakci C (65 % a 67 % v uvedenémipdi), ktera je ozrmvana jako vazana na

amorfni a slabkrystalické oxidy Fe, Al a Mn (Tab. 10).

Tab. 10: Frakcionace As v fidach Litavky a Smolotel (mg kg')

FA: FB: FC: FD: FE:
nespecificka specificka vazani na vazani na rezidudl-
adsorpce adsorpce amorfni a slabg dobre ni faze
krystalické krystalizované
oxidy Fe, Ala  oxidy Fe, Al a
Mn Mn
Pada L 0,16 £0,02 20%0,1 214+ 4 46 + 8,4 51
Piada S 64 +3 1471 + 96 11777 + 1969 5753 £ 537 0

7.4 Stabilita AMO a Sm-AMO v zavislosti naéase

Stabilita AMO a Sm-AMO byla jgdkEZné¢ posouzena na zaklad&oncentraci
Mn nangienych ve vyluzich z AMO/Sm-AMOrépaného v deionizované vodZa
Ucelem zjiséni podminek pro uvdbvani Mn ze sorbetitbyly sledovany hodnoty
pH a Eh. Pro oba sorbenty se pH pohybovalo v raz®@&—7 (piloha 1) a Eh mezi
242-366 mV (filoha II).

Jako stabilgjSi se pi téchto testech projevilo Sm-AMO, v jehoZz vyluzich dyl
ve vSechtasovych intervalech naffena nizsi koncentrace Mn nez u AMO (Obr. 9).
Tento vysledek dokazuje, Ze Sm-AMO je ve vySe umgde podminkach pH a Eh
stabilrgjSi nez AMO. V suspenzi s AMO i Sm-AMO byla zaznaraea i étSi
koncentrace K, fedstavujici pozstatek z KMnQ pouzivanéhoipvyrobé AMO.
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Obr. 9: MnoZstvi rozpusttného Mn za jednotkuéasu v suspenzi s deionizovanou vodou
a AMO/Sm-AMO v pomérech 1/50 a 1/500

7.5 Testy kinetiky sorpce

Kinetika sorpce kontaminainhachazejicich se v modelovychddch (tj. As,
Cd, Pb a Zn) byla nejprve studovana v jednoduchémtésu sorbentu a
kontaminujiciho prvku. Somi schopnosti AMO a Sm-AMOf#ppH 5,5 se nejvice
projevily v giipadt Pb, kdy byly tyto materiadly schopny adsorbovat98768 % a
99,61 % kovu v roztoku. Nejniz8i adsorbované hogmat AMO i Sm-AMO byly
nantieny pro Zn (34 % a 22 %) (Obr. 10a). Sarpschopnosti obou sorb@ntidi
As byly testovany $ pH 7 a v delSintasovém intervalu. Vysledky ukazaly, Ze i zde
podobré jako u Pb dosahla sorpce &M00 % (Obr. 10b).

Rovnice pseudo-druhéhi@du potvrzuje lepSidnnost AMO na sledované
kontaminanty a na zaklagarametru k ukazuje obeahvyssi afinitu zejména Pb a
Zn viéi AMO (Tab. 11). Cas potebny pro dosaZeni adsénp rovnovahy byl u obou
sorbent srovnatelny (Obr. 10).
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Obr. 10: Kinetika sorpce na AMO/Sm-AMO pro a) Pb, Zn, Cd pti pH 5,5 a b) As Fi

pH 7

Tab. 11: : Kinetické parametry ziskané z rovnice psudo-druhéhoiéadu pro adsorpci
Zn, Pb, Cd a As na AMO a Sm-AMO, ¥ pH 5,5 pro Zn, Pb, Cd a pH 7 pro As

ko (g mg'min™) e (Mg g*) R?

Zn
AMO 0,1350 4,34 1,00
Sm-AMO 0,0721 3,48 1,00

Pb
AMO 0,3036 20,29 1,00
Sm-AMO 0,0872 20,40 1,00

Cd
AMO 0,0507 8,97 1,00
Sm-AMO 0,0250 8,75 1,00

As
AMO 0,0279 7,14 1,00
Sm-AMO 0,0109 7,14 1,00

*k , — rychlostni konstanta
*ge— rovnovazné adsorbované mnozstvi kontaminantu

*R2 — koeficient determinace
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7.6 Vysledky pH-statickych louzicich experimeni

Pri pH-statickych louZicich experimentech bylo sle@ow [Firozené pH u
kontrolnich i upravenychil. V piipact pady L prokazaly AMO i Sm-AMO vliv na
rast pH. U mdy S se pH zvysSilo pouzéipouziti Sm-AMO (Tab. 12).

Tab. 12: Hodnoty pH pro kontrolni a upravené pidy

kontrolni pada pida s AMO pida s Sm-AMO
Pada L 6,03 £ 0,01 6,58 £ 0,03 6,40 £ 0,05
Puda S 6,43 £ 0,06 6,39 £ 0,04 6,65 + 0,09

Hodnoty Eh a konduktivity vyluln jsou uvedeny viflohdch 1l a IV.
Redoxni potenciél vyluh piady L se pohyboval mezi 415-638 mV &dy S v
rozmezi 426—-617 mV. Nejisi Eh byl nanden @i pH 4 bez rozdil, zda se jedna o
vyluhy z pid upravenycki neupravenych AMO/Sm-AMO, a se zvySujicim se pH
klesal. Rozdily mezi hodnotami Eh vyluhpid neupravenych a upravenych
AMO/Sm-AMO byly zanedbatelné.

Konduktivita vyluhi pad L a S se pohybovala v rozmezi 46-789 |i'Sard4—
965 pS it (v uvedeném padi). U obou testovanychig vzrostla konduktivita po
apraw AMO/Sm-AMO, vyjimkou jsou vyluhy pdy S, kde byl i ptirozeném pH a

pH 8 zaznamenan pokles vodivosti u upravenyiach p

7.6.1 LouZeni sledovanych kontaminani z piady Litavky

Na zaklad vysledki koncentraci a frakcionace pivks odebrané joé byl
jako hlavni kontaminant ozden Zn. Nejvice Zn se uvolnilo z kontrolni variapty
pH 4 (930 mg kd), s rostoucim pH v&ak koncentrace Zn klesalaissitka analyza
ukazala rozdil mezi kontrolnimi (C) a upravenymiidami od pH 6. Statisticky
vyznamny rozdil mezi AMO a Sm-AMO byl zaznamenaon pH 8, kde se jako
GcingjSi pro imobilizaci Zn projevil AMO, ktery sniziltwodni koncentraci Zn o 27
%, zatimco Sm-AMO pouze o0 14 % (Obr. 11a).

Chovani Cd je velmi podobné Zn. N&j$i koncentrace Cd u kontrolnichdp
byla nandiena ot pri pH 4 (15,8 mg kd) a se vzstajicim pH klesala. &innost
AMO a Sm-AMO se nejvice projevila v kyselych podk@ioh (pH 4), kdy fivodni
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koncentraci 15,8 mg kgCd snizil gidavek AMO o 18 % aifdavek Sm-AMO o
11 %. Tento vysledek je vsouladu s vysledky diekié analyzy, ktera sice
neukazala statisticky vyznamny rozdil me&dami s AMO a Sm-AMO, aleippH 4
se od kontrolnich iml (C) statisticky liily jen pdy s AMO. Einnost AMO a Sm-
AMO byla zaznamenéana také prigrpzené pH (6,03) a pH 8 (Obr. 11b).

Litavka uC a) Litavka b]
1200 - =AMO 204
1000 A a = Sm-AMO a
15 4 P2
7 800 ~ T
£ 600 £ 10 -
o -]
N 400 4 o
5 1 aga a
200 A
aaa 5bp @aaa abb
O m O - = T T 1
400 500 600 603 7,00 800 400 500 600 603 700 800
PH pH

Obr. 11: Vysledky statistické analyzy v fidé z Litavky a) koncentrace Zn, b)
koncentrace Cd. Statistické zhodnoceni bylo provede vZdy pro jednu hodnotu pH.
Sloupce popsané stejnym pismenent@dstavuji statisticky identické hodnoty (p <0,05)
(n = 3), (C — kontrolni varianta)

U Pb aAs bylo pozorovano aope chovani nez u Zn a Cd. Nejvyssi
koncentrace vylouZeného Pb byla zaznamenénaphy 8 (24,5 mg kg) a se
snizujicim se pH klesala az do pH 4, kdy byétgpozorovan ndist. (kinnost AMO
a Sm-AMO pro imobilizaci Pb se nejvice projevil&yselych podminkachippH 4,
kdy byla sniZzena tvodni koncentrace 16,7 mg kgo 71 % pro variantu
oSetenou AMO i Sm-AMO. Statisticka analyza ukazala \gmmé rozdily
v koncentraci Pb mezi kontrolnigou (C) a gdami upravenymi AMO/Sm-AMO ve
vSech hodnotach pH.fiPpiirozeném pH prokazalo Sm-AMOéEWEi (Einnost na
imobilizaci Pb nez AMO, kdy snizilotpodni koncentraci 16,3 mg Kgo 35 % a
AMO pouze o0 21 % (Obr. 12a).

NejvysSi koncentrace As i¢imnost AMO a Sm-AMO na jeho imobilizaci,
byla sledovanaippH 7. Rivodni mnoZstvi Zn (3,67 mg Ky bylo snizeno o 70 %
v padach s AMO i Sm-AMO, stejn&inky obou sorbetit byly pozorovany i u pH 6.
Koncentrace As stejnjako Pb klesala se snizujicim se pH. Statistickalyaa
ukazala vysSi dinnost Sm-AMO oproti AMO v firozenych podminkach pH (6,03),
ktery sniZil koncentraci ziwodniho 1,87 mg Ko 37 %, zatimco AMO jen o 16 %
(Obr. 12b).
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Obr. 12: Vysledky statistické analyzy v fidé z Litavky a) koncentrace Pb, b)
koncentrace As. Statistické zhodnoceni bylo provede vZdy pro jednu hodnotu pH.
Sloupce popsané stejnym pismenent@dstavuji statisticky identické hodnoty (p <0,05)
(n = 3), (C = kontrolni varianta)

7.6.2 LouZeni kontaminanti z pady Smolotely

Hlavni kontaminant vié S je As, jehoZz chovani je podobné jakotddplL.
NejvyssSi koncentrace vylouzeného As byla zaznanmepémkontrolni pdu @i pH 7
(97,1 mg kg) a klesala se sniZzujicim se pH aZ do pH 5. Sigkistvyznamné
rozdily mezi kontrolni pdou a mdami upravenymi AMO a Sm-AMO byly
zaznamenany od pH 5 do pH #i Brirozeném pH (6,43) a pH 7 se pro imobilizaci
As v tchto pidach jako GinnéjSi ukdzal Sm-AMO, kteryipodni koncentrace 79,2
mg kg' a 97,1 mg kg sniZil 0 17 % a 39 % v uvedenényadi (Obr. 13).

Smolotely
120 - a

100 - a
80 - b
60 - a

As (ma kg-1)
(+4]
(1]

400 500 600 643 700 8,00

Obr. 13: Vysledky statistické analyzy v fidé Smolotely kontaminované As. Statistické
zhodnoceni bylo provedeno vzdy pro jednu hodnotu pHSloupce popsané stejnym
pismenem Fedstavuji statisticky identické hodnoty (p <0,05)( = 3), (C = kontrolni
varianta)
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7.6.3 Stabilita AMO/Sm-AMO a rozpustény organicky uhlik (DOC) v piadach
L a S v zavislosti na pH

Za &elem zjiseni stability AMO a Sm-AMO v pdnich podminkach ip
rozdilnych hodnotach pH bylo zhodnoceno téZ mnéastiouzeného Mn. Vysoké
koncentrace Mn ve vyluhu z obou testovanyat pyly zaznamenanyiippH 4, ale
se zvySujicim se pH klesaly (Obr. 19). tdy L byl rozdil mezi stabilitou AMO a
Sm-AMO zaznamenan a statisticky potvrzénppirozeném pH (6,03), kdy mnoZzZstvi
vylouZzeného Mn z Sm-AMOg¢inilo 136 mg kg a zAMO 105 mg kd.

V podminkéach ostatnich hodnot pH nebyl prokazatissitky vyznamny rozdil mezi
stabilitou AMO a Sm-AMO (Obr. 14a)

Na zaklad vysledki z pady S byl @i nizSich hodnotach pH pozorovan jako
zejména i pH 7, kdy byl zaznamenan rigt Mn o 44 % a vigdach s Sm-AMO o
54 % v midach s AMO (Obr. 14b).

Litavka . a) | Smolotely b)
- L -
1200 " 350
1000 { 2B =smamo 304 b
| ab
= 800 1 b = 2%
2 600 5 2001
= = 150 |
400 - =
= 2 bb 100 1 by
200 - c a
b 50 | a
0 = Bl a all abb 0 a abb aPb a3b ,pb
400 5,00 a,oopHa,oa 700 800 400 5,00 a,oopH 643 700 800

Obr. 14: Vysledky statistické analyzy v fiadach Mn a) koncentrace Mn v piidach z
Litaky b) koncentrace Mn v padach ze Smolotel. Statistické zhodnoceni bylo progeno
vzdy pro jednu hodnotu pH. Sloupce popsané stejnymismenem predstavuji
statisticky identické hodnoty (p <0,05) (n = 3), (G kontrolni varianta)

Vliv AMO a Sm-AMO na rozpousghi padni organické hmoty byl sledovan
na zaklad hodnot DOC. Nej#tSi mnoZstvi DOC a zéroié statisticky vyznamné
rozdily mezi upravenymi a neupravenynidami byly pozorovanyippH 7. OvSem
rozdily mezi kontrolni pdou a fidami s AMO/Sm-AMO byly zaznamenany pouze u
pudy L, kde bylo narfeno o 59 % mensi mnozstvi DOC nezud 5 AMO (Obr.
15).
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Obr. 15: Vysledky statistické analyzy DOC a) DOC po Litavku, b) DOC pro
Smolotely. Statistické zhodnoceni bylo provedeno &y pro jednu hodnotu pH. Sloupce
popsané stejnym pismenemidstavuji statisticky identické hodnoty (p <0,05)r( = 3),
(C = kontrolni varianta)
DalSi prvky nachazejici se ve vyluzich s a L jsou: K, Mg, Ca, Na a Al a

Fe. Draslik pedstavuje zejména pastatek z vyroby sorbeint Ostatni prvky se
v pidach nachazejiipozers.
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8 Diskuze

Pozitivni (Einky oxida Mn na imobilizaci rizikovych prvik v padach byly
potvrzeny v ®kolika studiich (O'Reilly et Hochella, 2003; Wanigak, 2012; Della
Puppa et al., 2013; Komarek et al., 2013; Ettlexl.e 2014; Michalkova et al., 2014;
Ettler et al., 2015; Michalkova et al., 2016a). ikpte Mn-oxidi do pidy mize
zvysit jeji pH, coz podporuje zejména sorpci kowdvykationti (Komarek et al.,
2013). Jednim ze sorbéma bazi oxidu Mn je tzv. amorfni oxid manganu (AMO
ktery prokazal vysokou stabilizai (€innost profadu kontaminaiit Komarek et al.,
(2013), Ettler et al. (2014), Michalkova et al. {20 ovSem uvagi, Ze negativhim
jevem provazejicim aplikaci AMO je jeho zvySenamagtnost, a to zejmeénaip
nizkém pH, coz e byt vmdnich podminkdch  doprovazeno
zvySenym rozpouShim pidni organické hmoty. Na zakkad experimeni
provadgnych zejména Ettlerem et al. (2014, 2015) bylot&jig, Zze po delSi deéb
inkubace dochazelo ke stabilizaci AMO, a to zejmédiky now vytvorenym fazim
mineralu rodochrozitu (MnC£) na povrchu AMO. Z tohotovodu byla provedena
povrchova Uprava AMO vrstou MnGQO¢imz vznikl povrcho¥ upraveny amorfni
oxid manganSm-AMO), jehoz stabilita a imobilizai schopnosti zejména pro Zn
jsou gredmitem této diplomové prace.&nost AMO a Sm-AMO na imobilizaci
rizikovych prviki byla sledovana ve dvou testovanydldfich z aluviaeky Litavky

(puda L) a okoli obce Smolotelytda S).

oxidy Fe, a to zejména vzhledem Kk jejich velkémacs#irtkému povrchu (BET) a
nizké hodnat pH,,c (Dong et al., 2000). Hodnoty BET pro AMO a Sm-AN<ou
135 a 189 mg Kga PHp: 6,97 a 6,29 (v uvedenémipdi). Michalkova el al. (2014)
zabyvajici se ve své studii oxidy Fe a Mn také dvael na rozdil od oxidFe byl (i
pouziti AMO zaznamenan vliv naigni pH. Ri aplikaci AMO/Sm-AMO do fdy L
(1%, w/w) byl pozorovan nast pH md z pivodni hodnoty 6,03 na 6,58 pro AMO a
na 6,4 pro Sm-AMO. U juy S byl zaznamenan ridt pH pouze f aplikaci Sm-
AMO (Tab. 12). Podobné vysledky byly pozorovanyétake studii Ettlera et al.
(2014), kdy pi inkubaci AMO v kyselé pdé doSlo ke zvySeni pH z hodnoty 4,2 na
4,7 coz je pisuzovano spoeb: kladné nabitych iont vodiku @ rozpousgni AMO.

Pii aplikaci oxidi Mn do pidy je také nutno posoudit viiv koncentrace ®ma
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rostliny. Millaleo et al. (2010) uvadi, Ze Mn jesinezbytnym prvkem pro rostliny,
ale stej@ jako v gipadt Zn, jeho pebytek je pro & toxicky a miZze zpisobit az
oxidatni stres. Co se &g vlivu na f@dni organismy, v fipadt aplikace AMO nebyly

zaznamenany zadné negativainky (Michalkova et al., 2014).

Dle naSi hypotézy by se Sm-AMO¢hprojevit jako stabilgjSi nez AMO.
Stabilita Sm-AMO v porovnani s AMO byla nejprve ttesna v suspenzi
s deionizovanou vodou Vv podminkdch pH 6,6-7. Vysledxperimentu byly
v souladu se studii Della Puppa et al. (2013).n8tgjko Vv jejich testech stability
AMO byly oba sorbenty studované v této praci nejvétabilni v prvnich hodinach
experimentu a s rostouci dobou inkubace stoupafonozstvi uvoliného Mn.
Vysledky ukazuji, Ze koncentrace rozgm&ho Mn ve vzorcich ze suspenze s Sm-
AMO byla v ptiméru o 10 g kg mensi neZ ze suspenze s AMO (Obr. 9). Nejvy3si
hodnoty rozpugnheého Mn pi testovani stability AMO a Sm-AMO wiglé byly
pozorovany zejména v kyselych podminkach, coz $euladu s tvrzenimi ve vyse
uvedenych publikacich. Rozdil v koncentraci Mn wWdugich z upravenychia je
mezi okkma sorbenty minimalni, ale statistickd analyza akazyznamny rozdil
mezi stabilitou AMO a Sm-AMO utu L, kdy se pi ptirozeném pH (6,03) projevil
AMO jako stabiljsi (Obr. 14a). Stabilita Sm-AMO nebyla sice vlpihu €chto
louzicich test lepSi nez AMO, ale ve studii Michalkové et al.01Bb), bylo
Zjisténo, Ze hmotnostni ztrata Sm-AMO inkubovanéhaiggeh L a S po dobu 10
tydni byla vyrazg nizSi nez u AMO. Hodnoceni stability obou fazi peuna

zaklad mnozstvi uvolaného Mn se tak jevi jako nedostaté.

Rozpou&ni pidni organické hmoty spaleé¢ s uvohovanim glukdzy ¢i
oxalatovych zbytik z povrchu AMO pochéazejicich z jeho syntézy ma asladek i
vétsSi koncentraci DOC v roztocich vyluhovanychud gMichalkova el al., 2014).
NejvySSi mnozstvi DOC bylo natfeno @i pH 7, jelikoZz rozpustnost organické
hmoty v pidé obecr stoupa s rostoucim pH. Statisticky vyznamné rgzdiezi
mnozstvim uvoltného DOC zfd s pgidavkem AMO a Sm-AMO byly
zaznamenany pouze uqy L pii pH 7, kdy bylo pro pdu s Sm-AMO narieno o

59 % menSi mnozstvi DOC neZ udy s AMO (Obr. 15).

Sorgni schopnosti AMO a Sm-AMO v jednoduchém systénmazsokem

kovu i v pidach se ze sledovanych kontamirianejmért projevily pro Zn, ktery
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predstavuje hlavni kontaminantigy L. Vysledky kinetiky sorpce ukézaly pouze
34 % a 22 % adsorbovaného Zn na AMO a Sm-AMO (deamwém péadi). Podobné
chovani jako Zn v{dé L bylo sledovano také u Cd. U obaiehto rizikovych prvk
byl pozorovan pokles jejich koncentrace se zvysmjicse pH. Rozdil mezi
koncentracemi kontaminant padach upravenycli neupravenych AMO/Sm-AMO
byl zanedbatelny. Statisticka analyza vSak ukéretaily v koncentraci Zn mezi
upravenymi a neupravenymigami od pH 6 do 8 (Obr. 11a), vipadt Cd pouze p
piirozeném pH a pH 8. Statisticky vyznamné rozdilyzm&MO a Sm-AMO i
imobilizaci Zn byly zaznamenany pro pH 8, kde $®j&inn¢jSi projevil AMO.

Nejwetsi &innost AMO a Sm-AMO byla zaznamenana pro Pb. Tento
ptivodniho AMO (Della Puppa et al., 2013; Komareklet2013; Michalkova et al.,
2014). Zarove byl u Pb pozorovan novy trend fistu jeho koncentrace ve vyluhu,
ktera za&ala stoupat od hodnoty pH 5. Vétsirg pripadi Pb ukazuje v{dé spiSe
opany trend, kdy se snizuje jeho vyluhovatelnost sawsim pH (Cerqueira et al.,
2011; Della Puppa et al., 2013). Na zaklagysledki statistické analyzy byl Sm-
AMO vyhodnocen jako &nn¢jSi nez AMO v pirozeném pH (Obr. 12a). Vyssi
adsorpce Pb a zaravezanedbatelny vliv na vyluhovatelnost Cd a Ziizm byt
vyswetlen wtSi afinitou Pb ke studovanému materialu, coz odpownasi studii (Tab.
11) (Michalkova et al., 2014; Ettler et al., 2015).

Moore et al., (2000) uvéfl, ze diky nizkym hodnotam pjinesou oxidy Mn
zaporny naboj vidnim prostedi a nejsou tedy obvykle dobrou volbou pro
stabilizaci prvk vyskytujicich se ve forghanionti, jako je nap. As. Imobilizace As
pomoci AMO a Sm-AMO se vSak vtéto praci ukazalkojavelmi efektivni.
V testech kinetiky sorpce bylo adsorbovano peabtictvim obou sorbeitténmss
100 % As (Obr. 10b). V upravenychigach L a S s AMO/Sm-AMO byl trend
vyluhovatelnosti As velmi podobny jako vipac Pb. Byl zde pozorovan i stejny
trend zvySovani koncentraci As se zvysujicim segheloproti Pb je toto chovani u
As obvyklé (Beesley et al., 2011). Siejjako u Pb se ne§Si &innost Sm-AMO
projevila v obou kontaminovanychugéch @i ptirozeném pH (Obr. 12b, 13).
Michéalkova et al., 2016a zkoumali imobilizaci Aptednictvim AMO a oxid Fe,

kdy se AMO projevilo jako efektiw)Si pro stabilizaci As nez materialy na bazi Fe.
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Nejen u AMO a Sm-AMO, ale také u dalSich axMn, jako nap. birnessitu a
todorokitu, byla zaznamenana vy3Si schopnost p&ltateZz Zn (Feng a et al., 2007;

Della Puppa et al., 2013). kgs nizSi adsorbované koncentrace je vSak na zaklad

. viv s
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9 Zavér

Efektivita nového povrchav upraveného amorfniho oxidu manganu (Sm-
AMO) pro imobilizaci kovi a polokow v kontaminovanych guach a jeho srovnani
s pivodnim amorfnim oxidem manganu (AMO) byly testovampstednictvim
laboratornich experimeint jako jsou: testy stability v deionizované ¥pdesty

kinetiky sorpce a pH-statické louZici experimenty.

Na zaklad vysledki ztesti stability v deionizované v@dse povrchova
Uprava AMO jevila jako funéni feSeni pro zlepSeni stabilizdach viastnosti AMO.
Vysledky stability AMO a Sm-AMO z pH-statickych Ibicich experimerit vSak
nepotvrdily &tSi stabilitu Sm-AMO v kontaminovanych ugéach. Bylo vSak
zaznamenano, ze Sm-AMO je stejmko AMO stabilgjSi v podminkach vyssiho
pH. Vysledky adsofni kinetiky ukazaly pro oba testované materialyvp&si
rychlost sorpce i nejvyssi adsorbované mnoZstvikogripact Pb a nejnizsi pro Zn.
Afinita sledovanych kol byla obecs vyssi vici AMO nez Sm-AMO,cas potebny
pro dosazeni adsampi rovnovahy byl vSak u obou matefiabrovnatelny. R
pH-statickych louzicich experimentech pro¥dgch vrozmezi pH 48 a
neupravovaném pH se Sm-AMO projevilo jak&ningjSi pro stabilizaci Pb a As,
zejména v podminkachrippzeného pH testovanychigh L a S. B stabilizaci Zn a
Cd byl pozorovan pozitivnidinek AMO/Sm-AMO od pH 6 a také v podminkach
piirozeného pH. Pro Zn a Cd nebyly zaznamenany Isgaiiliza&ni &inky Sm-
AMO nez AMO, naopak id imobilizaci Zn v podminkach pH 8 se na zéklad
vysledia statistické analyzy projeviléinngji AMO nez Sm-AMO.

Povrcho¥ upraveny amorfni oxid manganu (Sm-AMQkeg@stavuje &inny
sorbent vhodny pro in situ chemickou stabilizastaganych pd L a S, a to zejména

za podminek firozeného a alkalického pH.

Vysledky této prace byly autorkou prezentovany waf&renci Inovativni
san&ni technologie ve vyzkumu a praxi VI, 14 — 15.. PD15, Hustop&e u Brna
(Ptilohy V, VI).
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