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Abstrakt 

 Hlavním zdrojem rizikových prvků v půdách je antropogenní činnost, 

například těţební a hutní průmysl, doprava, chemický průmysl a další. Rizikové 

prvky, kterými se zabývám, jsou kadmium, chrom, nikl, arsen, olovo a zinek. Tyto 

prvky působí výrazně toxicky na ţivotní prostředí. Lidem způsobují rakovinu, 

nádory na plicích, alergie, koţní onemocnění. Je nutné imobilizovat tyto prvky 

v kontaminovaných půdách, aby nebyly dostupné pro organismy. Techniky pro 

stabilizaci jsou fytostabilizace, chemická stabilizace a solidifikace. Při fytostabilizaci 

se pouţívají rostliny jako stabilizátory. Oproti tomu chemická stabilizace vyuţívá 

chemické látky (fosfátové sloučeniny, vápnité sloučeniny, organické hmoty a oxidy 

Fe, Mn a Al) pro sníţení mobility rizikových prvků.  

Experimentální část práce byla zaměřena na testování efektivity amorfního 

oxidu Mn a Fe-oxidů pro stabilizaci rizikových prvků v půdě. Experiment byl 

proveden formou ph-statických louţících testů. Tyto testy měly za úkol ukázat vliv 

stabilizačních činidel AMO (amorfní oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III 

(magnetit) na mobilitu Cd, As, Zn a Pb při hodnotách pH 4, 5, 6, 7 a přirozeném pH. 

Půda pro testy byla odebrána z aluvia řeky Litavky. Amorfní oxid Mn se prokázal 

jako velice účinný pro imobilizaci hlavních kontaminantů při vyšších hodnotách pH. 

Přidáním AMO do půdy se zvýšilo půdní pH z 5,87 na 6,59, zatím co Fe-oxidy půdní 

pH nijak neovlivnily. Amorfní oxid Mn také způsobuje výrazné uvolňování DOC 

v roztoku právě při pH 6,59. Testy ukázaly, ţe AMO je velice nestabilní při pH 4. 

Oxidy Fe jsou náchylné k rozpuštění při pH 7. Mobilita Cd a Zn je nejvyšší při pH 4, 

s postupným zvyšování pH se mobilita sniţuje. U As a Pb se naopak mobilita 

zvyšuje s nárůstem pH. Toto ovšem není obvyklé pro Pb. Tato neobvyklá mobilita 

Pb byla zřejmě spjata s rozpouštěním Fe-oxidů, na které byla vázána převáţná frakce 

Pb přítomného v půdě. 

 

Klíčová slova: remediace, rizikové prvky, oxidy, pH-statický louţící test 

 

 

 

 

 

 



Abstract 

 The main sources of the risk elements in soils are an anthropogennic activities 

e. g. mining and smelting industry, traffic, chemical industry etc. The risk elements, 

which I deal with, are cadmium, chromium, nickel, arsenic, lead and zinc. These 

elements are highly toxic for the environment. They cause cancer, lung tumors, 

allergies, skin diseases etc. It is necessary to immobilize these elements in 

contaminated soils to decrease their bioavailability. Techniques of stabilization are 

phytostabilization, chemical stabilization and solidification. Plants are used for 

phytostabilization. Chemical stabilization uses chemical amendments (phosphate 

compounds, lime compounds, organic matter and oxides of Fe, Mn and Al) for 

decreasing mobility of risk elements.  

The experimental part of the work was aimed at testing of the efficiency of 

amorphous Mn oxide and Fe-oxides for stabilization of risk elements in soil. Ph-

static leaching tests were used in our study. These tests were used to evaluate the 

influence of stabilizing agents AMO (amorphous manganesse oxide), Fe III 

(maghemite) and Fe II, III (magnetite)at mobility of contaminants Cd, As, Zn and Pb 

at different pH values (4, 5, 6, 7 and natural pH). Soil for tests was collected in 

alluvium of the Litavka river. The results of experiment showed that AMO is highly 

effective for stabilization of the main contaminants especially at high pH values. 

Addition of AMO increased soil pH from 5,87 to 6,59, while Fe-oxides had no 

effect. Amorphous manganesse oxide also causes significant release of DOC in the 

solution especially at pH 6,59. The tests showed that AMO is very unstable at pH 4. 

Fe-oxides are prone to dissolution at pH 7. The mobility of Cd and Zn is the highest 

at pH 4, and with the increase of the pH, their mobility decreases. For As and Pb 

mobility increases with increasing pH. This is not usual for Pb. This unusual mobility 

of Pb is connected to the solubility of Fe-oxides, as the major Pb fraction in soil was 

bound to these oxides. 

 

Keywords: remediation, risk elements, oxides, pH-static leaching test 
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1. Úvod 

Půda je nedílnou součástí lidského ţivota. Bez půdy by člověk neměl, co jíst a 

dýchat. Neměl by, kde bydlet a rozvíjet se. Ač si to moţná mnoho lidí neuvědomuje, 

právě lidský rozvoj výrazně ohroţuje kvalitu půdy. Průmyslová výroba, těţba a 

úprava nerostných surovin, veškerá doprava, zemědělství a mnoho dalších činností 

degraduje půdy a všechny ostatní sloţky ţivotního prostředí. Jedněmi z 

kontaminantů, které se dostávají do půd, jsou potenciálně toxické kovy a polokovy. 

Tyto rizikové prvky negativně ovlivňují faunu i flóru od jednotlivců aţ po celé 

populace. Z těchto důvodů je nutné hledat řešení, které by zmírnilo, nebo odstranilo 

riziko pramenící z přítomnosti těchto látek v půdách. Toto řešení musí být 

z dlouhodobého hlediska účinné, ekonomicky přijatelné a nesmí samo zatěţovat 

okolí. Mezi taková řešení patří stabilizace rizikových prvků v kontaminovaných 

půdách.  
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2. Cíle práce 

Cílem této bakalářské práce je seznámit čtenáře v literární rešerši se 

základními vlastnostmi půdy a faktory ovlivňujícími chování kovů a polokovů v 

půdě. Rešerše se dále věnuje tématu kontaminace půdy kovy a polokovy. Třetím 

bodem rešerše je vyuţití stabilizací rizikových prvků v kontaminovaných půdách se 

zaměřením na vyuţití oxidů. Cílem experimentální části práce je zhodnotit vliv pH 

na účinnost činidel na bázi oxidů Fe a Mn na stabilizaci Cd, Zn, Pb, As 

v kontaminovaných půdách. Experiment bude proveden metodou pH-statického 

louţícího testu. 
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3. Literární rešerše 

 

3.1. Půda 

Půda vznikala a stále vzniká zvětráváním hornin a minerálů pod vlivem 

fyzikálních a chemický pochodů při stále se zvětšující účasti biologických procesů. 

Význam těchto faktorů a jejich ovlivnění tvorby půdy je různý, proto vznikají půdy 

s různými vlastnostmi (Šimek, 2005). 

 

3.1.1. Fyzikální vlastnosti 

Fyzikální vlastnosti půdy se dají rozdělit na texturu půdy, strukturu půdy, 

technologické vlastnosti, barvu a teplotu půdy.  

Textura půdy je zrnitostní skladba. Podle velikosti zrn lze půdu rozdělit do 

různých půdních kategorií (Vráblíková & Slavík, 1994). 

Struktura půdy je dána vzájemným uspořádáním pevných částic v půdě. 

Uspořádání částic vytváří různě veliké póry, coţ ovlivňuje fyzikální, chemické a 

biologické procesy (Jandák et al. 2001). 

Technologické vlastnosti půdy jsou vlastnosti důleţité pro její obdělávání. 

Řadíme mezi ně hutnost, uléhavost, únosnost, tření a orební odpor, bobtnání a 

smršťování, kornatění, hrudovatění a rozprašování (Jandák et al., 2001).  

Barva půdy je závislá na půdních procesech, pohybu vody, aeraci a obsahu 

organické hmoty (Šimek, 2005). 

Tepelný reţim je dán bilancí mezi zářením Slunce, vlastnostmi půdy, 

výparem z půdy a z vegetace, tepelnou výměnou mezi ovzduším a půdou (Jandák et 

al. 2001). 

 

3.1.2. Chemické vlastnosti  

Chemické vlastnosti půdy jsou určovány činiteli, jako jsou půdní koloidy, 

půdní reakce (pH), půdní sorpční komplex, oxidačně-redukční reakce a redox 

potenciál (Šimek, 2005). 

Půdní koloidy jsou částice v disperzním prostředí o průměru 0,1-0,001 

mikronu. Mohou být organické i anorganické a společně vytváří půdní (sorpční) 

komplexy. Koloidy mohou mít elektrický náboj, takţe mohou přitahovat opačně 

nabité ionty (Vráblíková & Slavík, 1994). 
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Reakci půdy můţeme popisovat jako tzv. aktivní a výměnnou reakci (Jandák 

et al., 2001). Tyto reakce se mezi sebou liší různou mírou acidity (kyselosti). Aktivní 

reakce půdy je řízena volnými ionty H
+
 v půdním roztoku a nejčastěji se měří ve 

vodném výluhu půdy. Její označení je pHH2O. Druhou reakcí je reakce výměnná 

(pHKCl nebo pHCaCl2). Ta souvisí s výskytem výměnných iontů H
+
, Al

3+
 a Fe

3+
 

v kyselých půdách. Hodnota pH je dána výluhem půdy v 1M KCl nebo v 1M CaCl2 

(Šimek, 2005).  

Sorpční schopnost půdy popisuje poutání různých látek z disperzního 

prostředí. Na této činnosti se značně podílí půdní koloidy, které tvoří půdní koloidní 

komplexy (Jandák et al., 2001). 

Při oxidačně-redukčních reakcích nastává pohyb elektronů mezi látkami. 

Pokud látka přijímá elektrony, tak je redukována (redukční reakce). V opačném 

případě, tedy kdyţ látka vydává elektrony, se jedná o oxidační reakci. Tyto reakce 

lze zapsat následovně: 

(1) ARED → AOX + e
-
 

(2) e
-
  + BOX→ BRED 

Redox potenciál udává schopnost elektronů přemisťovat se mezi látkami 

(Šimek, 2005). 

 

3.2. Kontaminované půdy 

Kontaminace půd je jedním ze světových problémů. Kontaminanty se mohou 

v půdě vyskytovat přirozeně, nebo je jejich zdroj antropogenního původu. 

Antropogenní zdroje znečištění jsou na příklad průmysl, lidská sídla, fosfátová 

hnojiva, fungicidy, v koţedělný průmysl (Bolan et al., 2014), těţba a hutnictví, 

chemický průmysl, komunální odpad, ochranné prostředky na dřevo, baterie, 

rafinerie, spalování fosilních paliv (Kafka & Punčochářová, 2002). 

 

3.2.1. Rizikové prvky 

Rizikovými prvky se myslí kovy a polokovy, které jsou nebezpečné pro 

ţivotní prostředí. Tyto prvky při určitém mnoţství působí škodlivě na člověka a 

biotiku ekosystému. Výskyt těchto prvků v půdách, nebo organismech je zcela 

přirozený, ovšem jen v malém mnoţství. Antropogenními vlivy se však jejich 

koncentrace můţe zvyšovat. Po překročení určité mezní hranice jsou tyto prvky 

toxické a působí na ekosystém škodlivě, např. znečišťují pitnou vodu nebo 
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zemědělské půdy (Kafka & Punčochářová, 2002). Legislativně stanovené mezní 

koncentrace rizikových prvků jsou uvedeny v následující tabulce (Tab. 1). 

 

Tab. 1: Limity obsahu rizikových prvků v půdách (mg. kg
-1

) dle vyhlášky MŢP 

13/1994 Sb.  

Prvky Maximálně přípustné hodnoty (mg. kg
-1

) 

lehké půdy ostatní půdy 

As 4,5 4,5 

Be 2,0 2,0 

Cd 0,4 1,0 

Co 10,0 25,0 

Cr 40,0 40,0 

Cu 30,0 50,0 

Hg - - 

Mo 5,0 5,0 

Ni 15,0 25,0 

Pb 50,0 70,0 

V 20,0 50,0 

Zn 50,0 100,0 

 

Významnou negativní schopností rizikových prvků je bioakumulace. 

Bioakumulace znamená hromadění látek v tělech organismů, přičemţ po překročení 

určitého mnoţství působí na organismus toxicky. U As
V 

nedochází k akutním 

otravám. Tato látka se v organismech hromadí dlouhodobě a působí chronickou 

otravu. Forma prvku As
V
 v těle reaguje s bílkovinami nebo bílými krvinkami. Při 

dlouhodobém působení se kumuluje ve vlasech a játrech, která poškozuje. Také 

vyvolává nádory kůţe nebo plic (Rulfová, 2005). Další toxický prvek je kadmium. 

To vykazuje přímou toxicitu pro člověka. Aţ 25% z celkového přijatého mnoţství je 

schopno se hromadit v lidském organismu. Pro člověka má Cd karcinogenní a 

mutagenní účinky (Makovníková et al., 2006). Šestimocný chrom je další silně 

toxickou látkou. Snadno prochází buněčnou stěnou a způsobuje kromě rakoviny také 

změny ve struktuře DNA. Nikl a jeho oxidy jsou pro člověka nebezpečné, například 

tetrakarbonyl nikl Ni(CO)4, který je v cigaretovém kouři. Nikl a jeho sloučeniny 
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způsobují nádory na plicích, alergie a koţní onemocnění (Rulfová, 2005). Díky 

mobilitě v půdách mohou tyto prvky vstupovat do těl rostlin. Mobilitě toxických 

kovů napomáhá jejich rozpustnost v kyselinách, hlavně v kyselině sírové a dusičné. 

Tyto kyseliny jsou obsaţeny v kyselých deštích, díky kterým jsou kovy 

mobilizovány a mohou vstupovat do rostlin či kontaminovat vodu (Kafka & 

Punčochářová, 2002). Zdroje kovů a polokovů jsou přirozené, nebo antropogenní. 

V půdách se kovy přirozeně vyskytují ve formách solí nebo v rudách. Hlavním 

antropogenním zdrojem je právě zpracování těchto rud. Dalším výrazným zdrojem je 

zemědělství. V zemědělství se často pouţívají pesticidy a průmyslová hnojiva, která 

obsahují určité mnoţství těchto kovů. Dále se tyto prvky do ekosystému dostávají 

skrze výfukové plyny vznikající ve spalovacích motorech (Bolan et al., 2014). 

 

3.2.1.1. Kadmium 

Kadmium je stříbrný lesklý měkký kov. V přírodě je často spjato se zinkem, 

jelikoţ je v jeho minerálech izomorfní příměsí. Rudy zinku obsahující kadmium jsou 

např. sfalerit (ZnS), které obsahuje do 0,5% kadmia, nebo smithsonit (ZnCO3) 

s koncentrací kadmia do 5% (Mihaljevič & Šebek, 1995). Při zvětrávání rud se 

mohou lokálně vyskytovat minerály kadmia jako kadmoselit (CdSe) nebo hawleyit 

(CdS) (Dadová, 2013). Kadmium je řazeno k sulfofilním prvkům s velkou afinitou 

k síře. Patří mezi neesenciální prvek, coţ znamená, ţe překročení určité koncentrace 

pro organismus působí toxicky (Makovníková et al., 2006). 

Mobilita kadmia je největší v kyselých půdách při pH 4,5 – 5,5, oproti tomu 

v alkalických půdách je výrazně imobilní. K úplnému vysráţení Cd můţe vést obsah 

uhličitanů a síranů v půdním roztoku. Při extrémně vysoké koncentraci Cd v půdním 

roztoku můţe docházet k vysráţení Cd-fosforečnanů a Cd-uhličitanů. Oproti tomu 

obsah iontů chloridů zapříčiňuje vyšší mobilitu kadmia v půdě a zvyšují podíl Cd v 

jílových minerálech, hlavně v montmorillonitu (Alloway, 1995). Rostliny mohou 

přijímat Cd z půdy právě kvůli jeho mobilitě, která je ovlivněna hodnotou pH. 

Největší mobilita, jak uţ bylo řečeno, je při 4,5 – 5,5. Pokud je ale hodnota pH větší 

neţ 7,5, tak pohyblivost Cd v půdě výrazně klesá a dostupnost pro rostliny je závislá 

na rozpustnosti CdCO3 a Cd3(PO4)2 (Dercová et al., 2005). Dalším důleţitým 

faktorem pro mobilitu je interakce mezi Cd, organickým uhlíkem a amorfními oxidy 

ţeleza a hliníku v jílových půdách.  Amorfní oxidy Fe a Mn jsou schopny účinně 
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vázat Cd v půdách. Oproti tomu krystalické oxidy Fe váţí Cd minimálně kvůli jejich 

malému povrchu (Arenas-Lago, 2013). 

 

3.2.1.2. Chrom 

Chrom se v přírodě nejčastěji vyskytuje v rudách chromitu (FeCr2O4) a 

krokoitu (PbCrO4) (Frankovská et al., 2010). 

Chrom má v průmyslu velice široké vyuţití, od stavebnictví aţ po zpracování 

kůţe nebo výrobu barev. V přírodě se nejčastěji vyskytuje jako chromitý kation Cr
III

 

nebo chromovaný kationt Cr
VI

. Kationt Cr
VI

 je silně toxická látka. Jeho sloučeniny 

způsobují závaţná onemocnění včetně rakoviny. V půdě je velice mobilní a to hlavně 

v půdním roztoku, proto je tak významným kontaminantem (Kafka & Punčochářová, 

2002). 

Nejběţnějšími mobilními formami chromu jsou ionty CrO4
II-

 a HCrO4
-
. 

Trojmocný a šestimocný chrom se od sebe významně liší ve svých chemických i 

fyzikálních vlastnostech. Chromitý kationt v půdě nevytváří mobilní formy. Má 

vysokou afinitu k záporným iontům a koloidům v půdě, a tak tvoří obtíţně rozpustné 

sloučeniny. Oproti němu je Cr
VI 

snadno rozpustný ve vodě v celém spektru pH. Díky 

tomu je tato forma chromu velice mobilní (Dhal et al., 2013). 

Mezi oběma formami chromu dochází k oxidaci nebo redukci. Chromitý 

kationt v oxidačním prostředí oxiduje na chromovaný kationt (Dhal et al., 2013). 

Tuto transformaci také výrazně podporuje pH v zásaditých hodnotách (Pantsar-

Kallio et al., 2001). K redukci, tedy změně oxidačního stavu z Cr
VI

 na Cr
III

, dochází 

často za podpory uhlíkatých sloučenin. K oběma typům reakcí můţe docházet 

současně (Dhal et al., 2013). 

 

3.2.1.3. Nikl 

Přirozenými zdroji niklu jsou sopečná činnost, poţáry v lesích a část také 

pochází z meteoritického prachu. Lidskou činností se nikl do prostředí uvolňuje 

hlavně při těţbě a zpracování niklu, spalováním fosilních paliv, z rafinerií ropy a 

plynu a odpadních vod (MŢP 2006). 

Nikl je stříbrobílý lesklý kov s vysokou tvrdostí. V ţivotním prostředí se 

nejvíce vyskytuje ve formě Ni
II 

(Frankovská et al., 2010), a to hlavně v rozmezí pH 5 

aţ 9 (MŢP 2006). V půdách se převáţně vyskytuje v minerálech nikelinu (NiAs), 

gersdorffitu (NiAsS), ullmannitu (NiSbS) a dalších. Jak je patrné, nikl často vytváří 

http://www.sciencedirect.com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0956053X07000165#bib83
http://www.sciencedirect.com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0956053X07000165#bib83
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sulfidy a arzenitany (Frankovská et al., 2010) a také se ochotně váţe na částice, které 

obsahují Fe nebo Mn (MŢP 2006).  

Mobilitu Ni nejvíce ovlivňují hodnoty pH, jíly a obsah organické hmoty 

v půdě (Pozinovsky et al., 2008). Mobilní frakce se převáţně vyskytují v půdách 

bohatých na organickou hmotu (Jeske & Gworek, 2012), jelikoţ rozpuštěná 

organická hmota efektivně váţe nikl a zvyšuje tak jeho koncentraci v půdním 

roztoku (Pozinovsky et al., 2008). V kyselých půdách vykazuje nikl vyšší 

rozpustnost a tudíţ je dostupnější pro rostliny neţ v alkalických půdách (Jeske & 

Gworek, 2012). 

 

3.2.1.4. Arzen 

Na Zemi se arzen vyskytuje převáţně jako doprovodný prvek v rudách mědi, 

stříbra, zlata a dalších. Arzen byl také hojně nalezen jako doprovodný prvek hnědého 

uhlí v Českém masivu (Petrold, 1998). 

Nejrozšířenějším minerálem arzenu je arzenopyrit FeAsS, dalšími jeho 

minerály jsou auripigment As2S3 a realgar As4S4. Arzen se obecně nejvíce vyskytuje 

ve sloučeninách se sírou a ochotně se váţe na ţelezo (Šafářová & Řehoř, 2005). 

Antropogenním zdroji arzenu jsou převáţně těţba a zpracování rud obsahujících 

arzen, dále to je pouţívání insekticidů v zemědělství, ochranné prostředky na dřevo, 

kouření a aditiva do skla (Kafka & Punčochářová, 2002). 

Arzen je polokov, tudíţ vykazuje vlastnosti jak kovových, tak nekovových 

prvků. Nejčastěji se v přírodě vyskytuje ve formě As
III

 a As
V
 (Frankovská et al., 

2010), přičemţ As
III

 je nejlabilnější formou (Singh et al., 2014). Nejstabilnější je As
V
  

v aerobních podmínkách, ale v anaerobním prostředí se postupně redukuje na As
III

. 

Právě kvůli této vlastnosti se pro jeho stabilizaci v půdě pouţívá oxidace (Singh et 

al., 2014). Riziko redukce pětimocného arzenu se zvyšuje také při alkalických 

hodnotách pH (Hartley et al., 2004). Tím, jak se arzeničnan v anaerobním prostředí 

redukuje na arzenitan, se zvyšuje jeho toxicita. Také je v trojmocné formě arzen 

velice mobilní, jelikoţ se snadno rozpouští ve vodě a rostliny ho takto mohou snadno 

přijímat z půdního roztoku (Singh et al., 2014). 
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3.3. Stabilizace rizikových prvků v půdě 

Kontaminace půd kovy a polokovy je globální a velice závaţný problém. 

Kontaminanty se dostávají do všech sloţek přírody, od ovzduší aţ po půdu. Tyto 

prvky jsou pro ţivotní prostředí velice toxické. Z toho důvodu se hledají remediační 

techniky, které jsou nejefektivnější, bezpečné a mají nejmenší destruktivní účinky na 

okolí. Jednou z těchto technik jsou metody stabilizace. Cílem stabilizace je, co 

nejvíce sníţit mobilitu a biologickou dostupnost rizikových prvků v půdě a sníţit tak 

riziko toxického působení na ţivotní prostředí a organismy. Mezi stabilizační 

techniky se řadí chemicky podporovaná stabilizace, fytostabilizace a jejich 

kombinace (Komárek et al., 2013). 

Tato metoda je uţ mnoho let známá v zemědělství. Zde se hojně vyuţívá za 

účelem zlepšení půdních podmínek pro pěstování plodin. Stabilizační proces by měl 

ve výsledku zabránit vyplavování rizikových prvků. Imobilizace těchto prvků v půdě 

je dosaţeno především adsorpcí na povrchy minerálů, tvorbou stabilních komplexů 

s organickými ligandy, povrchovým sráţením a iontovou výměnou. Všechny tyto 

procesy jsou ovlivněny například hodnotou pH, sloţením půdy, typem znečištění a 

dalšími činiteli. Pokud je půda kontaminována vícero prvky, tak je třeba volit typ 

řešení s ohledem na vlastnosti všech kontaminantů (Kumpiene et al., 2008). 

 

3.3.1. Fytostabilizace 

Fytostabilizace vyuţívá rostliny jako prostředek k imobilizaci kontaminantů 

v půdě nebo ve vodě. Jako kaţdá ze stabilizačních metod závisí i tato na 

biologických, chemických a fyzikálních vlastnostech půdy. Rostliny prostřednictvím 

svých kořenů sniţují vymývání kontaminantů z půdy (Soudek et al., 2008). Svými 

kořeny akumulují mobilní fáze rizikových prvků, či dochází k jejich adsorpci na 

povrch kořenů (Frankovská et al., 2010). Rostliny také zabraňují vodní i větrné erozi, 

tudíţ se kontaminanty nerozšíří do neznečištěných míst. Fytostabilizace se většinou 

pouţívá pro finální úpravu kontaminovaných ploch a tam, kde nelze pouţít běţnou 

vegetaci kvůli vysoké kontaminaci půdy (Soudek et al., 2008). 

Fytostabilizaceje zejména vhodná pro rekultivaci okolí dolů a hutí 

(Frankovská et al., 2010). Například v okolí antimonových a pyritových dolů 

v oblasti Pezinok - Kolárský vrch na Slovensku se vyuţila tato metoda stabilizace 

(Chovan, 2014). 
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3.3.2. Chemická stabilizace 

Chemická stabilizace vyuţívá chemické látky, které účinně sniţují mobilitu 

kontaminantů a jejich biologickou dostupnost pro ţivé organismy (Komárek et al., 

2013). Pro chemickou stabilizaci se vyuţívají rozmanité materiály, např. fosfátové 

sloučeniny, vápnité materiály, organická hmota či oxidy Fe, Mn a Al.  

Fosfátové sloučeniny (apatit, KH2PO4, H3PO4 a další) se ukázaly účinnými 

pro imobilizaci Pb, Zn a Cd. S nimi tvoří stabilní nerozpustné sloučeniny v širokém 

rozmezí pH (Bolan et al., 2014).  

Pouţití vápnitých materiálů (vápno, popílky a hydroxyapatity) se obecně zdá 

být neţádoucí pro půdy s vysokým obsahem As. Důvodem je zvýšení pH a tím i 

zvýšení mobility arsenu. Ovšem po aplikaci vápna poklesl výluh arsenu o 8% 

(Hartley et al. 2004). Bylo to nejspíše způsobeno tvorbou As-Ca komplexů 

(CaHAsO4 a Ca3(AsO4)2), které sniţují vyluhovatelnost arsenu (Porter et al., 2004). 

Organické materiály mohou také přispívat ke sníţení mobility rizikových 

prvků. Přidání statkových hnojiv do půdy má za následek redukci Cr
VI

 na méně 

toxický a méně mobilní Cr
III

 (Bolan et al., 2014). 

 

3.3.3. Chemická stabilizace s pouţitím oxidů 

Principem chemické stabilizace s pouţitím oxidů je přidání oxidů nebo jejich 

prekurzorů (např. ţelezná drť nebo Fe-sulfáty) do kontaminovaných půd s cílem 

stabilizovat kontaminanty (Komárek et al., 2013). Nejčastěji se pouţívají oxidy Fe, 

Mn a Al (Kumpiene et al., 2008). Jsou rozsáhle studovány pro stabilizaci rizikových 

prvků v půdě, jelikoţ jejich výraznými vlastnostmi jsou nízká rozpustnost a ochota 

sorbovat tyto prvky v půdách (Komárek et al., 2013). Sorpce kovů na oxidy je 

výrazně ovlivněna obsahem organických a anorganických ligandů (např. huminové 

kyseliny, nízkomolekulární organické kyseliny – LMWOA, fosfáty, sulfáty) a 

hodnotou pH (Zhu et al., 2011). Na příklad přítomnost LMWOA, rozpuštěné 

organické hmoty, huminových kyselin a alkalických hodnot pH zvyšují rozpustnost 

As, Cu a Pb (Martínez-Villegas & Martínez, 2008). 

 

 

 

 

 

http://www.sciencedirect.com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0269749112003818?np=y#bib162
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Oxidy Fe 

Při stabilizaci pomocí oxidů Fe se nejběţněji pouţívají formy Fe
0
, Fe

II
 a Fe

III
. 

Často se dvoj- a trojmocné formy Fe aplikují ve formě síranů (Hartley et al., 2004), 

Fe
0
 obvykle jako ţelezná drť (Komárek et al., 2013). Aplikace Fe-síranů do půdy 

způsobuje uvolnění H2SO4. Toto okyselení půdy je neţádoucí z důvodu zvýšení 

mobility Cu nebo Pb. Proto se k aplikaci sulfátu do půdy přidává vápno pro udrţení 

hodnoty pH (Hartley et al., 2004). Poměr mezi vápnem a Fe by měl být vyšší neţ 

1:1. Oproti tomu při pouţití Fe
0
 se pH půd nijak nemění (Leupin & Hug, 2005). 

Z dlouhodobého hlediska se zdá, ţe pouţití Fe
0
 je účinnější neţ soli Fe. Je to dáno 

tím, ţe oxidační reakce v půdě není tak rychlá jako u Fe solí (Kumpiene et al., 2008), 

ale za to je kontinuální a vytváří lepší podmínky, například pro oxidaci As
III

 na As
V 

(Leupin & Hug, 2005). 

Působením času oxidy Fe krystalizují. Typ krystalů je závislý na teplotě a pH. 

Při vyšších teplotách a neutrálním pH ţelezo vykrystaluje v hematit (Fe2O3), zatímco 

při hodnotách pH mezi 2 – 5 a 10 – 14se vytváří goethit (FeOOH) (Komárek et al., 

2013). Tvorba krystalů a stárnutí Fe oxidů jsou důleţité pro udrţení prvků ve 

sloučeninách. Přeměna z amorfních na krystalické formy za přítomnosti organických 

kyselin (LMWOA) podporuje desorpci As v půdách (Kumpiene et al., 2012). 

Laboratorně byla testována účinnost nanočástic maghemitu (γ-Fe2O3) pro odstranění 

Cr
VI

 z odpadních vod. Pro testy bylo smícháno 5 g/l maghemitu s 50, 100 a 150 mg/l 

Cr
VI

 při pH 2,5. Největší adsorpce Cr
VI

 byla zaznamenána v prvních minutách 

pokusu. Účinnost adsorpce ve vzorcích 50, 100 a 150 mg/l byla 97,3%, 74,6%  a 

58,9%. Také rovnováha nastala velmi rychle, asi po 15 minutách kontaktu, coţ je 

mnohem méně v porovnání s rašelinou (rovnováha po více neţ 6 h) nebo s aktivním 

uhlím (10 – 50 h). Pokusy byly také prováděny při různém pH (2,5 a 8). Adsorpce 

byla nejúčinnější při pH 2,5. Při této hodnotě má γ-Fe2O3 kladně nabitý povrch, tudíţ 

snadno přitahuje Cr
VI

. Se zvýšením pH se očekávala nulová adsorpce, přesto však 

bylo zjištěno určité mnoţství adsorbovaného Cr
VI

 při pH 8. Důvodem byla nejspíše 

iontová výměna mezi CrO4 a hydrolyzovaným γ-Fe2O3 (Hu et al., 2005). 

 

Oxidy Mn 

Oxidy manganu jsou významnými sorbenty kovů a polokovů a v přírodě se 

vyskytují jako sekundární minerály (Manceau et al., 2002). V půdách se běţně 

vyskytuje ve formách Mn
II
, Mn

III
 a Mn

IV
 (Ettler et al., 2014). Většina oxidů Mn je 

http://www.sciencedirect.com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0956053X07000165?np=y#bib64
http://www.sciencedirect.com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0956053X07000165?np=y#bib64
http://www.sciencedirect.com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0269749112003818?np=y#bib82
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amorfních, nejběţnějším je birnessit ([Na,Ca,K]xMn2O4•1,5H2O). Oxidy Mn dobře 

adsorbují kovy jako je Pb, Cd, Co nebo Zn. V porovnání s oxidy Fe jsou výrazně 

lepšími absorbenty pro Pb (Dong et al., 2000). 

V posledních letech byl pro remediační aplikace laboratorně testován nově 

syntetizovaný amorfní oxid manganu (AMO). Z výsledků testů vyplývá, ţe AMO má 

podobné sorpční vlastnosti jako birnessit. Amorfní oxid manganu nejúčinněji sorbuje 

Pb a Cu(2,37 a 1,38 mmolg
-1

 pro AMO a 2,13 a 1,78 mmolg
-1

 pro birnessit při pH 

5,5), v porovnání s birnessitem sorpce ale probíhá pomaleji (Della Puppa et al., 

2013). Amorfní oxid manganu se prokázal jako efektivnější sorbent pro Cd, Cu a Pb 

neţ nanomaghemit a nanomagnetit. Adsorpční kapacita pro AMO byla v tomto 

případě stanovena na 2,24 mmolg
-1

 (Cd), 0,52 mmolg
-1 

(Cu) a 4,02 mmolg
-1

 (Pb) 

(Michálková et al., 2014). 

Stabilita AMO v půdě je výrazně závislá na hodnotách pH. V kyselých 

půdách při pH 3 byla zjištěna nejvyšší koncentrace uvolněného Mn z AMO (34,1 

gkg
-1

, tj. 47%). Oproti tomu při pH 8 se koncentrace uvolněného Mn sníţila na 0,09 

g kg
-1

 (0,14%) (Ettler et al., 2014). Se zvýšením hodnot pH z 4,22 na 6,47 bylo AMO 

stabilnější a byla téţ podpořena adsorpce kovů na jeho povrch (Michálková et al., 

2014). 

 

Oxidy Al 

Amorfní oxid Al dobře váţe As nebo Hg (Sarkar et al., 2007). Nejefektivnější 

hodnota pH pro sorpci As
V
 na amorfní a krystalické oxidy Al je v rozmezí 3 – 4 

(Moore et al., 2000). Při srovnání oxidů Al a oxidů Fe, vykazují oxidy Al podobný 

potenciál pro stabilizaci As
V
 jako Fe-oxidy (García-Sanchez et al., 2002). 

 

3.4. Solidifikace 

Solidifikace je fyzikálně – chemickou metodou stabilizace (Kumpiene et al., 

2008). Při této metodě se do půdy přidávají pojiva, která vytváří s kontaminanty 

pevné struktury. Tyto struktury jsou odolné vůči okolním mechanickým vlivům a 

znemoţňují další šíření kontaminace. Solidifikace spočívá ve smíchání pojiva, vody 

a kontaminované zeminy. Po smíchání vznikne pevná struktura s nízkou náchylností 

k výluhu (Frankovská et al., 2010). Schéma (Obr. 1) ukazuje, jak solidifikace a 

stabilizace probíhá. 

http://www.sciencedirect.com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0269749112003818#bib40
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Obr. 1: Schéma průběhu solidifikace (Frankovská et al., 2010). 

 

Pojiva pouţívaná pro solidifikaci lze rozdělit do těchto čtyř typů: cementové 

materiály (nejčastěji cement a vápno), minerály (kaolin, křemelina, zeolit), odpady 

z průmyslu (hlavně popílek) a chemické látky (hydroxidy, uhličitany a fosforečnany) 

(Zhang et al., 2015). 

 

4. Experiment 

 

4.1. Metodika 

 

4.1.1. Charakteristika půd a oxidů 

Půda (fluvizem) pouţitá v experimentu byla odebrána z území obce Trhové 

Dušníky v aluviu řeky Litavky. Tato řeka se nachází na Příbramsku, které bylo 

významně ovlivněno důlní a hutní činností. V Březových horách, které se nacházejí 

nedaleko místa odběru vzorků, byly loţiska olova a stříbra. Těţba zde začala uţ ve 

středověku a byla ukončena v roce 1978 (DIAMO, 2015).  

Vzorky byly odebrány z vrchní vrstvy půdy (0-20 cm). Nejprve byly na 

vzduchu vysušeny, zhomogenizovány a přesítovány přes 2 mm nerezové síto. 

Zrnitost půdy byla stanovena dle Gee and Or (2002). Hodnota půdního pH byla 

stanovena v suspenzi při poměru 1:2,5 (w/v) půdy a neionizované vody a 1 M KCl 

(ISO 10390:1994). Pomocí analyzátoru uhlíku TOC-L CPH (Shimadzu, Japonsko) se 

stanovil obsah celkového organického uhlíku (TOC). Kationtová výměnná kapacita 

byla stanovena dle Carter and Gregorich (2008). Za účelem zjištění pseudocelkového 

obsahu prvků v půdě byly vzorky nejprve rozloţeny v obrácené lučavce královské za 

působení mikrovlnného záření (SPD-Discover, CEM, USA) a digestát byl dále 

analyzován metodou optické emisní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem 
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(ICP-OES, Agilent 730, Agilent Technologies, USA).). Frakcionace kovů byla 

stanovena sekvenční extrakcí dle Rauret et al. (2000), frakcionace As dle Wenzel et 

al. (2001). Pro ověření přesnosti analýz byly pouţity standardní materiály  2710 a 

Montana Soil I(NIST, USA) a CRM 483 (Institute for Reference Materials and 

Measurements, EU). Všechny pouţité chemikálie byly v analytické kvalitě. 

V tabulkách jsou základní vlastnosti půdy (Tab. 2) a frakcionace prvků (Tab. 3). 

 

Tab. 2: Základní fyzikálně-chemické vlastnosti půdy 

pHH2O 5,95 

pHKCl 4,97 

CEC (cmol/kg) 9,1 ± 0,5 

TOC (mg/kg) 2,35 

Zrnitostní skladba půdy 

Jíl (%) 5 

Prach (%) 20 

Písek (%) 75 

Textura písčitohlinitá 

Obsah prvků v půdě (mg/kg) 

As 332 ± 20 

Pb 4234 ± 429 

Cd 42 ± 2.1 

Zn 4107 ± 179 

Cu 72 ± 3 

Fe 36 563 ± 1120 

Mn 4785 ± 581 
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Tab. 3: Frakcionace prvků 

Sekvenční extrakce (mg/kg) 

 1. Vyměnitelné 

frakce 

2. Specificky 

sorbované frakce 

3. Frakce 

vázaná na 

amorfních a 

slabě 

krystalických 

hydratovaných 

oxidech Fe a Al 

4. Frakce na 

více 

krystalických 

hydratovaných 

oxidech Fe a 

Al 

5. 

Residuální 

frakce 

As
a 

0,16±0,02 20,16±0,10 214,08±4,05 45,89±8,41 50,70 

 

FA (vyměnitelná 

frakce) 

FB 

(redukovatelná 

frakce) 

FC 

(oxidovatelná 

frakce) 

FD 

(reziduální 

frakce) 
 

Pb
b 

325,35±13,28 2240,08±15,71 734,49±30,16 934,36  

Zn
b 

1795,16±58,88 768,22±22,27 291,10±22,36 1252,93  

Cd
b 

25,47±0,78 7,43±0,16 1,37±0,09 7,83  

a 
Wenzel et al. (2001) 

b 
Rauret et al. (2000) 

 

 V experimentu byly pouţity tři různé oxidy Fe a Mn. Cílem bylo vyhodnotit 

vliv těchto oxidů na mobilitu rizikových prvků při různých hodnotách pH. Byly 

pouţity tyto oxidy: nanočástice γ-Fe2O3 – maghemitu (Fe III), nanočástice 

Fe3O4-magnetitu (Fe II, III) koupené od firmy Sigma Aldrich (Německo) a amorfní 

oxid manganu (AMO). Činidla Fe III a Fe II, III byla zakoupena od firmy Sigma 

Aldrich (Německo), AMO bylo připraveno dle Della Puppa et al. (2013). Transmisní 

elektronovou mikroskopií (TEM, JEOL JEM 1230, USA) byla stanovena velikost 

částic oxidů. Hodnoty pH oxidů byly měřeny v suspenzi s deionizovanou vodou 

o poměru 1:10 (w/v). Hodnota pHZPC byla stanovena pomocí imerzní techniky (Fiol 

and Villaescusa, 2009) při poměru 1,25:100 (w/v). Specifický povrch byl stanoven 

metodou Brunauer-Emmett-Teller (BET) a analyzátorem Nova E-series 

(Quantachrome Instruments, USA). V následující tabulce (Tab. 4) jsou uvedeny 

vlastnosti pouţitých oxidů. 
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Tab. 4: Základní fyzikálně-chemické vlastnosti oxidů 

 Chemický 

vzorec 

Velikost 

částic (nm) 

pH pHzpc BET 

(m
2
 g

-1
) 

AMO MnO1.26
a
 600-1200  

 

8.1
a
 

 

8.3
a
 

 

14.8 (bez odplynění)  

157 (po odplynění při 

110°C)
b
 

Fe III γ-Fe2O3 20-100 3.0 7.4  

 

46.6 

FeII,III Fe3O4 20-100 4.9 6.9  36.6 

 

a
DellaPuppa et al. (2013) 

b
Ettler et al. (2015) 

 

4.1.2. pH - statické louţící testy   

Testy byly provedeny za účelem zhodnocení vlivu pH na stabilizační 

potenciál testovaných oxidů. Před testy se půda smísila s oxidy  (1%, w/w) ve 

čtyřech variantách: C (kontrola, půda bez aplikovaného činidla), AMO, Fe III a 

Fe II, III. Po dobu jednoho měsíce byly vzorky udrţovány při 60-70% vlhkosti. Po 

měsíci se přistoupilo k louţicím testům. Do kyvet se přidalo 1,5g suché půdy. 

Následně byly kyvety s půdou zality 15ml demineralizované vody a nechány na 48h 

louţit (Van Herreweghe et al., 2002). Experiment byl proveden ve variantách pro 

hodnoty pH 4, 5, 6 a 7. Tyto hodnoty byly během louţení kontrolovány a upravovány 

dle potřeby pomocí 0,1M NaOH a 0,1M HNO3. Do testů byla také zahrnuta varianta 

s přirozenou hodnotou pH, tj. bez úpravy. Po uplynutí 48hod bylo v suspenzi 

změřeno pH, vzorky byly zcentrifugovány po dobu 10 minut při 5000 otáčkách za 

minutu, následně zfiltrovány přes 0,45 µm nylonové stříkačkové filtry a ve filtrátu 

byla změřena hodnota Eh. Koncentrace prvků a DOC v extraktu byla stanovena 

pomocí ICP-OES a TOC/DOC analyzátoru. 
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4.2. Výsledky 

 Půda pochází z aluvia řeky Litavky. Přirozené pH půdy je pHH2O 5,95 a pHKCl 

4,97. Tato půda je silně kontaminovaná těţebním a hutním průmyslem, přičemţ 

hlavními kontaminanty v této půdě jsou kadmium, arsen, olovo a zinek. Cílem 

experimentu bylo srovnat efektivnost stabilizačních činidel pro stabilizaci daných 

kontaminantů a také zjistit, jak pH ovlivňuje účinnost činidel a další půdní 

charakteristiky. 

 Prvním výsledkem je fakt, ţe AMO ovlivňuje přirozené pH půdy. Přirozené 

pH (pHH2O 5,95) se zvýšilo na pH 6,59 při pouţití AMO. U Fe III a Fe II, III nebyl 

zpozorován ţádný nárůst (pH 5,85 pro Fe III, pH 5,87 pro Fe II, III). 

Na prvním grafu (Obr. 2) jsou zobrazeny obsahy kadmia v extraktech. Ve 

všech variantách byl zaznamenán stejný trend, kdy výluh kadmia klesá s vyššími 

hodnotami pH, nejvyšší výluhy Cd u jednotlivých variant byly zaznamenány při 

pH 4. Nejúčinnějším stabilizačním činidlem v případě Cd se zdá být AMO. Tento 

oxid ve srovnání s ostatními vzorky nejvíce stabilizuje Cd při pH 6 a při přirozeném 

pH (pH natu 6,59). Při pH natu uvolní pouze 0,08 mg/kg Cd oproti tomu u varianty C 

je to 0,25 mg/kg. Tyto výsledky byly statisticky potvrzeny. 

 Pro pH 4 a 5 byl arsen (Obr. 3) pod limitem detekce. Pro stabilizaci arsenu se 

zdá být nejvhodnější AMO. Při srovnání AMO s Fe III je AMO účinnější při pH 6. 

Obsah uvolněného As u AMO a Fe III jsou 0,46 mg/kg a 1,14 mg/kg při pH 6. Vyšší 

pH podpořilo vyluhování As u všech činidel, přičemţ nejvíce jsou ovlivněny Fe III a 

Fe II, III. Tyto výsledky byly potvrzeny statistickým testem. 

 Dalším zkoumaným prvkem je olovo (Obr. 4). Zde podle výsledků, jak 

z grafu, tak i ze statistického testu, vychází jako nejúčinnější činidlo AMO ve 

variantě pH 5. Při tomto pH uvolní 0,16 mg/kg Pb. Tato koncentrace uvolněného Pb 

je výrazně niţší neţ u vzorku C (uvolní 0,72 mg/kg Pb). U všech činidel se pro 

stabilizaci olova zdá být nejvýhodnější pH 5. Je také vidět, výrazný skok mezi pH 5 a 

pH 7. To naznačuje, ţe v tomto případě je mobilita Pb vyšší se zvyšujícím se pH. 

 Výluh zinku je u jednotlivých variant vţdy nejvyšší při pH 4 (Obr. 5). Se 

zvyšujícími se hodnotami pH se jeho výluh zmenšuje. Při srovnání velikostí výluhů 

Zn u jednotlivých variant v situaci pH 6 a pH natu (6,59) vychází AMO jako 

nejúčinnější. Při pH natu uvolní AMO pouze 6,97 mg/kg Zn, zatímco varianty C, 

Fe III a Fe II, III uvolní 29,45 mg/kg, 29,99 mg/kg a 31,06 mg/kg Zn. 
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 Amorfní oxid manganu je nejvíce náchylný k rozpouštění při pH 4, kdy se 

uvolnilo 855,83 mg/kg Mn. S postupným nárůstem hodnot pH aţ do pH 7 klesá jeho 

rozpustnost (tj. sniţují se koncentrace Mn ve výluhu). Z toho plyne, ţe AMO je 

nejstabilnější při vyšších hodnotách pH (Obr. 6).  

 Maghemit a magnetit jsou nejnáchylnější k rozpouštění při pH 7 (Obr. 7). 

Však při pH 6 se rozpouštějí méně. Při srovnání magnetitu s kontrolním vzorkem 

potvrdil Tukeyho test, ţe magnetit pro pH 7 uvolní výrazně více Fe (510,45 mg/kg) 

neţ kontrolní vzorek (187,20 mg/kg). U maghemitu byl tento fakt statisticky 

potvrzen pro pH 6, kdy se z varianty ošetřené Fe III vylouţí 103,89 mg/kg Fe, 

zatímco vzorek C uvolní 66,24 mg/kg Fe. Oxidy Fe se méně rozpouští neţ AMO. 

Avšak magnetit vykazuje vysokou rozpustnost při pH 7 jako AMO při pH 4. Ovšem 

při pH 6 je rozpustnost Fe III a Fe II, III minoritní proti AMO při pH 5. 

 Poslední graf (Obr. 8) znázorňuje situaci s DOC. Srovnání vlivu různých 

hodnot pH na jednotlivé varianty má za výsledek vysoké výluhy DOC u pH 7. 

Ovšem nejvyšší uvolnění DOC nastává při přirozeném pH (pH 6,59) u činidla AMO. 

Ve srovnání s variantou C vylouhuje AMO podstatně vyšší mnoţství DOC. Mnoţství 

vylouhovaného DOC z varianty C je 970,14 mg/kg a z AMO se uvolní aţ 3017,37 

mg/kg DOC. Tyto rozdíly potvrdily provedené statistické testy. 

 

 

Obr. 2: Koncentrace kadmia vylouţeného ve vzorcích C (kontrola), AMO (amorfní 

oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III (magnetit) při hodnotách pH 4, 5, 6, 7 a 

natu (bez úprav). 
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Obr. 3: Koncentrace arsenu vylouţeného ve vzorcích ve vzorcích C (kontrola), AMO 

(amorfní oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III (magnetit) při hodnotách pH 

4, 5, 6, 7 a natu (bez úprav), <ld (pod limitem detekce). 

 

 

Obr. 4: Koncentrace olova vylouţeného ve vzorcích ve vzorcích C (kontrola), AMO 

(amorfní oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III (magnetit) při hodnotách pH 

4, 5, 6, 7 a natu (bez úprav). 
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Obr. 5: Koncentrace zinku vylouţeného ve vzorcích ve vzorcích C (kontrola), AMO 

(amorfní oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III (magnetit) při hodnotách pH 

4, 5, 6, 7 a natu (bez úprav). 

 

 

Obr. 6: Koncentrace manganu vylouţeného ve vzorcích ve vzorcích C (kontrola), 

AMO (amorfní oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III (magnetit) při 

hodnotách pH 4, 5, 6, 7 a natu (bez úprav). 
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Obr. 7: Koncentrace ţeleza vylouţeného ve vzorcích ve vzorcích C (kontrola), AMO 

(amorfní oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III (magnetit) při hodnotách pH 

4, 5, 6, 7 a natu (bez úprav). 

 

 

Obr. 8: Koncentrace DOC (rozpuštěný organický uhlík) vylouţeného ve vzorcích ve 

vzorcích C (kontrola), AMO (amorfní oxid manganu), Fe III (maghemit) a Fe II, III 

(magnetit) při hodnotách pH 4, 5, 6, 7 a natu (bez úprav). 
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4.3. Diskuze 

Na půdě z řeky Litavky byly provedeny ph-statické louţící testy. Testovala se 

účinnost stabilizačních činidel AMO, Fe III a Fe II, III na kontaminanty půdy při 

různém pH. Různost pH významně ovlivňuje sorpci kontaminantů na oxidy. Je to 

dáno tím, ţe kontaminanty mohou být při vysokém nebo nízkém pH mobilnější. Tím 

se snáze vylouhují a stávají se dostupnými pro biotu. Druhý aspekt je ten, ţe AMO a 

Fe-oxidy se mohou při určitém pH rozpouštět. To má opět za následek uvolnění 

kontaminantů do okolí. Rozpustnost AMO byla nejvyšší při pH 4 a pH 5. Tento 

výsledek také potvrdil Ettler et al. (2015) ve své studii. Zde zaznamenal výluh 34,1 

gkg
-1

 Mn z AMO při pH 3. Oproti tomu při pH 8 je AMO podstatně stabilnější 

(výluh 0,09 g kg
-1

Mn), coţ je opět v souladu s našimi výsledky. Na rozdíl od AMO 

je Fe III a Fe II, III nejlabilnější při pH 7. Amorfní oxid manganu také zvyšuje 

koncentrace DOC v půdním roztoku. Je to nejspíše dáno reakcí mezi AMO a SOM 

(Soil organic matter, půdní organická hmota). Činidlo AMO totiţ můţe oxidovat a 

rozpouštět SOM (Michálková et al., 2014). Bylo také pozorováno výrazné ovlivnění 

přirozeného pH při pouţití AMO na rozdíl od Fe-oxidů. Přirozené pH půdy bylo 

5,87. Po přidání AMO se pH zvýšilo na 6,59. Právě toto zvýšení pH můţe souviset s 

rozpouštěním SOM a zvýšením koncentrace DOC ve výluhu. Tímto zvýšením 

půdního pH se také výrazně podporuje adsorpce kovových kationtů napovrch AMO. 

Proto je AMO tak efektivní při stabilizaci kontaminantů. Oxidy Fe přirozené pH 

nijak neovlivnily. Stejný jev pozorovali při testech Ettler et al. (2015) i Michálková 

et al. (2014). Amorfní oxid manganu je účinnějším sorbentem neţ oxidy Fe. 

Účinnost AMO na stabilizaci olova je nejvyšší při pH 5. K podobnému výsledku při 

testování AMO došli Della Puppa et al. (2013). Ti testovali AMO při pH 5,5 a 

zjistili, ţe při těchto hodnotách je nejúčinnější při sorpci Pb. Při niţších hodnotách 

pH také AMO účinně váţe As. Naopak výluh Cd a Zn při pH 4 nebyl AMO nijak 

ovlivněn ve srovnání s kontrolním vzorkem. Toto bylo zpozorováno i ve studii, 

kterou provedl Ettler et al.(2015). V této studii nezpozoroval ţádné zásadní účinky 

AMO na Zn a Cd při pH 3. I přesto bylo AMO účinnější neţ Fe-oxidy u Cd i Zn. 

Tento fakt je v souladu s výsledky Michálkové et al. (2014). V jejímţ experimentu 

uvedli vyšší účinnost AMO neţ Fe-oxidů na stabilizaci Cd. Malé účinky AMO a Fe-

oxidů na Cd a Zn při pH 4 by mohly být způsobeny tím, ţe kadmium a zinek jsou 

v půdě převáţně zastoupeny ve výměnných frakcích. Druhým aspektem je vysoká 
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mobilita Cd a Zn při nízkém pH. Při těchto hodnotách pH se AMO rozpouští, proto 

není schopno stabilizovat Cd a Zn. 

Z obdrţených výsledků vyplývá vyšší rozpustnost Pb při vyšším pH. Ovšem 

obvyklé je, ţe se olovo rozpouští více při kyselých hodnotách pH (Richter, 2004). 

V našem případě můţe být tato mobilita olova dána vysokou rozpustností Fe oxidů 

při vyšší hodnotě pH. Charakteristika půdy ukazuje, ţe velké mnoţství Pb (2240,08 

mg/kg) je vázáno na oxidy Fe a Mn. Rozpuštění Fe-oxidů při pH 7 tak můţe způsobit 

velké uvolnění vázaného Pb. Také je podstatná část olova (734,49 mg/kg) vázaná na 

organický materiál. Ten je značně rozpouštěn činidlem AMO při pH natu. To můţe 

také ovlivnit koncentraci uvolněného olova. Je však otázkou, jak dlouho by olovo 

zůstalo mobilní. Je známo, ţe při vyšším pH se olovo sráţí do hydroxidů, 

fosforečnanů a uhličitanů, a tím sniţuje svojí rozpustnost (Richter, 2004). 
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5. Závěr 

Výsledky ukazují, ţe pro cílené kontaminanty kadmium, arsen, olovo a zinek 

je AMO účinnějším stabilizačním činidlem neţ Fe III a Fe II, III. Ovšem při 

stabilizaci Cd a Zn účinnost AMO nebyla moc znatelná, ale stále vyšší neţ u 

Fe-oxidů. Amorfní oxid manganu také ovlivňuje přirozené pH půdy. Dokázal ho 

zvýšit z 5,87 na 6,59, oproti tomu Fe-oxidy na pH půdy nijak nepůsobí. Výsledky 

také ukázaly neobvyklý trend, a sice vyšší mobilitu Pb při pH 7. Je to nejspíše 

spojeno s rozpustností Fe-oxidů při pH 7, na které je dle sekvenční extrakce vázán 

velký podíl Pb. Prokázal se vliv pH na efektivitu činidel. Nejefektivnější se zdají být 

činidla při vyšším pH, především AMO. Amorfní oxid manganu se zdá být 

v laboratorních podmínkách efektivním stabilizačním činidlem. Tento oxid by však 

měl být otestován i v polních podmínkách. Zde by se ukázalo, jaký vliv by mělo na 

AMO střídání ročních období, výkyvy teplot, déšť, sněhová pokrývka včetně všude 

přítomné lidské činnosti. 
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