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Abstrakt

Znec€iSténi vod arsenem (As) a antimonem (Sb) je globalni problém, ktery
predstavuje vyznamné riziko pro zivotni prostiedi a zejména zdravi ¢lovéka. Jednim z
moznych feSeni je vyuziti Géinnych sorbentii pro zachyt téchto prvka v prostiedi. Z
tohoto diivodu jsou produkovany a intenzivné testovany nové, piirodé blizké materialy

pro ucely odstranéni sledovanych kontaminantt z vod.

Cilem této diplomové prace bylo porovnat vybrané sorpcni materialy, konkrétné
nanozelezo (nZVI), biochar (BC) a zejména jeho modifikace (nZVI/BC, Fe/FeS/BC),
a to z hlediska jejich schopnosti adsorpce ¢i dalSich forem zachytu kontaminantt.
Provedeny byly kinetické a rovnovazné experimenty s laboratornimi roztoky za
pouziti riznych koncentraci As a/nebo Sb a riznych podminek pH (pfirozené pH, 6,
7). Uinnost materialti byla testovana také na dilnich vodach z lokality Popro¢ na
vychodnim Slovensku. Vytoky dilnich vod na této lokalité¢ svym obsahem As a Sb
znehodnocuji kvalitu vody a zivota v ni. Sledovany byly jak zmény v chemickém
slozeni roztokl, tak zmény pevné faze materialii po interakci s kontaminovanymi

roztoky, respektive diilnimi vodami.

Na zékladé vysledkt z kinetickych a rovnovaznych experimentl byl jako nejvice
efektivni materidl ur€en biochar modifikovany Zelezem a sulfidy Zeleza (tj. Fe-
FeS/BC) pii pH 6. Ptestoze rychlost adsorpce byla pomérné nizka, tento material byl
schopen naadsorbovat vy$s§i mnoZzstvi kontaminantli v porovnani s ostatnimi materialy.
Na zaklad¢ vysledkil z experimentl s diilnimi vodami nebylo mozZné urcit, ktery z
materidli je nejefektivnéjsi. Vysledky ukazaly, ze zachyt As/Sb ovliviiuje cela fada
faktori véetné pH roztoku, pocatecnich koncentraci sledovanych prvki a délky
interakce materialu s kontaminovanou vodou. Zaroven bylo zjiSténo, Ze velmi zalezi
na vyvoji koncentraci hlavnich prvkil (naptf. Fe), které jsou schopny vytvaret
slouceniny s As/Sb a ovliviiovat tak uc¢innost jejich zachytu spolu s testovanymi
sorbenty, ale 1 bez pouZiti sorbentll. Zavérem lze fici, Ze prakticky nevhodnym
materidlem pro sorpci As/Sb je Cisty BC, zatimco ucinnost materialt obsahujicich Fe
byla pro zachyt As ¢i Sb pomérn¢ vyrovnand. Jako nejperspektivnéjsi pro dalsi

aplikaci se jevi Fe/FeS/BC.

Klic¢ova slova: biouhel, nanozelezo, oxidy Zeleza, kontaminanty, dilni vody



Abstract

Water pollution by arsenic (As) and antimony (Sb) is a global issue that poses a
significant risk to the environment and especially human health. One of the possible
solutions is the use of effective sorbents for capturing these elements in the
environment. For this reason, new, environment-friendly materials are produced and

intensively tested for the removal of target contaminants from water.

The aim of this thesis was to compare the selected sorption materials, namely
nanoscale zero-valent iron (nZVI), biochar (BC) and especially its modifications
(nZVI/BC, Fe/FeS/BC), in terms of their adsorption ability or other forms of
contaminant retention. Kinetic and equilibrium experiments with laboratory solutions
were performed using different concentrations of As and/or Sh and different pH
conditions (natural pH, 6, 7). The effectiveness of the materials was also tested in mine
waters from the Popro¢ area in eastern Slovakia. Mine water effluents in this locality
degrade the water quality and life in it due to the content of As and Sh. Both changes
in the chemical composition of solutions and changes in the solid phase of the materials

after their interaction with contaminated solutions and mine waters were investigated.

Based on the results of kinetic and equilibrium experiments, biochar modified with
iron and iron sulfides (i.e., Fe/FeS/BC) at pH 6 was identified as the most effective
material. Although the adsorption rate was relatively low, this material was able to
adsorb higher amounts of contaminants compared with other materials. Regarding the
results of experiments with mine waters, it was not possible to determine which of the
materials is the most effective. The results showed that the capture of As/Sb is
influenced by a number of factors, including the pH of the solution, the initial
concentrations of the selected elements and the duration of the material interaction
with contaminated water. At the same time, it was found that the development of
concentrations of the main elements (e.g., Fe), which are able to form compounds with
As/Sb and thus to affect the retention efficiency together with or even without the
tested sorbents, is very important. We can conclude that pure BC is the practically
unsuitable material for As/Sb sorption, while the efficiency of Fe-containing sorbent
materials was relatively equal for As or Sb retention. The Fe/FeS/BC appears to be the

most promising material for further application.

Key words: biochar, nanoscale zero-valent iron, iron oxides, contaminants, mine water
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1. Uvod

Arsen (As) a antimon (Sb) jsou metaloidy, které se v Zivotnim prostiedi vyskytuji
pfirozen¢ (zvétravanim hornin a smyvem pud destém) i vlivem antropogenni ¢innosti
(Duda et al., 1990; Léonard et Gerber, 1996; Filella et al., 2007; Erraguntla et Grant,
2012; Alexander et Gulledge, 2016). Vysoké koncentrace téchto prvka ve vodach jsou
globalnim problémem, ktery ohrozuje miliony lidi (Ng et al., 2003). Oba prvky jsou
toxické a karcinogenni, a to jiz pfi nizkych koncentracich a jejich odstranéni z vody
tak ma zasadni vyznam (ATSDR, 2007; Pomykacova et al., 2010; Sundar et
Chakravarty, 2010; Vojtekova et al., 2014). Do organismu se tyto prvky dostavaji
pfedevSim pozitim pravé téchto kontaminovanych vod. Problém As a Sb v
prostiedi spodiva zejména v jejich bioakumulaci a pifenosu mezi organismy
Vv potravinovém fetézci (Rahman et al., 2012; Dovick et al., 2016; Obiakor et al.,
2017). Ptikladem vyznamného zne€iSténi vod As a Sb jsou vytoky dilnich vod na
Slovensku (Jurkovic et al., 2010; Klimko et al., 2014; Sekula et al., 2018), a proto byla
jedna z postizenych oblasti vybrana pro laboratorni testovani v ramci této diplomové

prace.

V teoretické Casti se diplomova prace zabyva reSerSnim zpracovanim problematiky
kontaminace As a Sb ve vodach, jejich zdkladnimi chemickymi a fyzik4lnimi
vlastnostmi, a negativnimi vlastnostmi ptisobicimi na zivotni prostiedi a lidské zdravi.
Dale jsou popsany mechanismy a materidly pouzivané k odstraiiovani kontaminantt
z vod. Teoreticka ¢ast prace se zabyva také popisem vybranych metod dale pouzitych

Vv experimentalni ¢asti ke studiu pevnych latek — sorbentt.

Stézejni soucast diplomové prace tvori prakticka ¢ast, v ramci které byly testovany
vybrané sorp¢ni materialy a jejich schopnost zachytavat/odstrafiovat As a Sb, a to jak
z laboratorné ptipravenych roztoku, tak z realnych znecisténych vod odebranych v
diukladné otestovat nové sorbenty, jejich sorpcéni schopnosti a stabilitu v rtiznych
laboratornich podminkach a posoudit tak jejich potencidl pro realné vyuZiti pro ¢isténi

kontaminovanych vod.
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2. Cile prace

Cilem této diplomové prace je prostiednictvim laboratornich experimentd posoudit
ucinnost sorpce a chemické stabilizace vybranych kontaminanti pomoci

modifikovaného biocharu a dal$ich srovnavacich materiald.
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3. Arsen

Arsen (As) je ptirozené se vyskytujici, toxicky, perzistentni metaloid (Council,
1999; ATSDR, 2007; Sharma et Sohn, 2009), ktery je pfitomen ve vodach, pade,
vzduchu i bioté (Alexander et Gulledge, 2016), a jeho primérna koncentrace v zemské
kaie se udava okolo 1,5-6 mg/kg (Greenwood et Earnshaw, 1993; Bissen et Frimmel,
2003). Jedna se o neesencialni prvek. Pivodcem vyskytu jsou jak pfirodni, tak
antropogenni zdroje (Han et al., 2003). Jeho nejcast&jsi vyskyt v pfirod¢ je
v mineralech, jako jsou arsenopyrit (FeAsS), realgar (AssSs), auripigment (As2S3),
arsenolit (As203) a oxid arsenity (AssOs) (Duda et al., 1990; Pitter, 1990; Greenwood
et Earnshaw, 1993; Bissen et Frimmel, 2003; ATSDR, 2007).

Arsen se v primyslovém méfitku ziskava tavenim pfi teplotach 650-700 °C bez

pristupu kysliku (Greenwood et Earnshaw, 1993):
FeAsS — FeS + As —» As

Arsen a jeho slouceniny se vyrabéji a pouzivaji komeréné jiz po cela staleti (IARC,
2012). Mezi antropogenni zdroje tohoto prvku v prostiedi (v historii i v soucasné
dob¢) patii vyroba 1éCiv a jedu, vyroba prostfedkd na ochranu dieva, vyroba a pouziti
zemédelskych chemikalii, tézba a zpracovani kova (médi (Cu), olova (Pb) ¢i zlata
(Au), sklaisky priimysl, a spalovani fosilnich paliv (Duda et al., 1990; Greenwood et
Earnshaw, 1993; Smith et al., 1998; Erraguntla et Grant, 2012; IARC, 2012). Jeho
vyuzivani bylo vyznamné snizeno, ptesto se vyskytuji mista, kterd jsou timto prvkem
kontaminovéna ve vétS§i mife jako napiiklad zemédé€lské plochy, kde se vyuziva
chemikalii (Hughes et al., 2011). Pfirozenym zdrojem v pfirodé je pak
zvétravani hornin, vulkanicka ¢innost ¢i pozary (Pomykacova et al., 2010; Erraguntla
et Grant, 2012). (Smith, Naidu, & Alston, 1998)
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3.1 Formy a slouceniny arsenu

Arsen se vyskytuje ve formée anorganické, ¢asto v kombinaci s dal$imi prvky jako
kyslik (O), chlor (Cl) nebo sira (S), zatimco v kombinaci s uhlikem (C) a vodikem (H)
je oznacovan jako organicky (ATSDR, 2007). Jedna z nejbéznéjsich sloucenin As je

vvvvvv

slouceninu (Bissen et Frimmel, 2003) a mnoho dalSich.

Konkrétni formy As (tzv. specie) se lisi podle jeho valen¢niho stavu (-111, 0, 111,
V), respektive: -1l (arsenid), O (elementarni As), +I11 (arsenity iont) a +V (arsenicny
iont) (ATSDR, 2007; Oremland et al., 2009, Alexander et Gulledge, 2016). Rizné
formy ptedstavuji riizny stupei rizika pro dané prostfedi. Arsenitany (As(III) &i As®)
jsou vyrazn€ mobilné&jsi a pfedstavuji vyznamné vyssi nebezpeci pro vodni prostiedi
nez arseni¢nany (As(V) ¢ As®*) (Oremland et al., 2009).

3.2 Toxicita

3.2.1 Vodni prostiedi

Problematika vysoké koncentrace As v pitné vodé je globalni zalezitosti, nejvice
je vSak zasaZena Cina, Amerika, Vietnam, Bangladés, Indie, Japonsko ¢i Austrélie
(IARC, 2012) viz Tab. 1. Tyto hodnoty vysoce piesahuji stanoveny limit pro obsah As

V pitné vode¢, ktery je stanoven na 10 pg/l), a pro vodu nevyuzivanou jako pitnou pak
20 pg/l (ATSDR, 2007).

Tab. I Kontaminace podzemnich vod As (prevzato a upraveno dle Ng et al., 2003)

Zemé, oblast  Pocet ohrozenych lidi ~ Koncentrace (ug As/l)

Argentina 2 000 000 100-1 000
Bangladés 50 000 000 <1-4 700
Bolivie 20 000
Chile 437 000 900-1 040
Cina — Kuej-Cou 20 000 100-10 000 (mg/kg)
Cina — vnitini Mongolsko 600 000 1-2 400
Cina — Sin-Tiang 100 000 1-8 000
Indie — zapadni Bengalsko 1 000 000 <10-3 900
Mexiko 400 000 10-4 100
Nepal neznamy az 456
Peru 250 000 500
Rumunsko 36 000 10-176
Taiwan 200 000 10-1 820
Thajsko — Ronpibool 1000 1-5 000
USA neznamy 10-48 000
Vietnam miliony 1-3 050
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Arsen se do vody dostava predev§im uvoliiovanim z hornin, z odpadnich vod,
atmosférickou depozici, ¢i smyvem pudy destém (ATSDR, 2007; Nikolopoulos,
2015). V riaznych oxida¢né-redukénich podminkach pak dochazi bud’to k oxidaci na
AsV* (povrchové vody), nebo k redukci na As* (podpovrchové vody) (Pomykadova et
al., 2010).

Hlavnim problémem As je ptedevsim jeho akumulace v prostiedi s naslednym
ohrozenim zivych organismi prostiednictvim kontaminované pitné vody a
bioakumulace (tj. nartst koncentrace chemické latky-kontaminantu v organismu) s
naslednym trofickym pfenosem mezi organismy Vv potravinovém fetézci (pienos latek
aenergie v ekosystému a to od autotrofnich rostlin az po konzumenty druhého stupné)

(Rahman et al., 2012).
3.2.2  Clovék

Nejbéznéjsi cesta expozice AS pro ¢loveéka je inhalace, poziti, ¢i styk s pokozkou,
a toxicita této latky spociva predevSim v jejim karcinogennim, mutagennim a
teratogennim Géinku (ATSDR, 2007; ATSDR, 2009). Tato latka se b&ézné vyskytuje
v malych koncentracich v Zivotnim prostiedi, a jiz malé davky pfi chronické expozici
mohou zpulsobit vazna onemocnéni. Tak jako u vSech latek se mira toxicity As odviji

od doby expozice a jeho mnozstvi piijatého organismem (ATSDR, 2009).

Akutni intoxikace As se objevuje po poziti vody s obsahem As 1,2-21 mg/l.
Projevy mohou byt rizné, nejcastéji Se vsak jednad 0 postizeni traviciho traktu
(nevolnost, bolesti, prijmy), kiize a nervového systému (Pomykacova et al., 2010).
Dlouhodoba expozice vysokych koncentraci As vede k chronické otravé zvané
arzenikoza (Ng et al., 2003), ktera zptsobuje celkové oslabeni organismu, skvrny na
kazi (nejéastéjsi a prvni projev otravy) a rakovinu (ATSDR, 2009). Dalsi z pfiznaka
(nemoci) spojenych s chronickou expozici As i pti nizSich davkach jsou kozni 1éze
spolu se zménou pigmentace, kerat6za hornich i dolnich koncetin (Obr. 1), poskozeni
organt (dychacich, travicich, nervovych, ¢i ob&éhovych), rakovina kize, moc¢ového
méchyfe a plic, chronickd bronchitida, nemoci jater, ischemické choroby srdecni,
anémie ¢i periferni neuropatie (Ng et al., 2003; ATSDR, 2007; Hopenhayn, 2006;
Kapaj et al., 2006; Guha Mazumder, 2008).
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Obr. 1 Keratéza (prevzato z ATSDR, 2009)

Letalni davka pii akutni intoxikaci se pohybuje mezi 100-300 mg/l pro ¢lovéka,
pricemz preziti se odviji od davky, vahy c¢lovéka a véasné (respektive nevcasné)

pomoci (Ratnaike, 2003).
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4. Antimon

Antimon (Sb) patii mezi metaloidy, a jedna se o neesencialni prvek pro vSechny
organismy (Filella et al., 2002b). Vyskytuje se prirozené v zemské ke v koncentraci
0,2-0,5 mg/kg (Greenwood et Earnshaw, 1993; Sundar et Chakravarty, 2010;
Nordberg et al., 2014). V piirodé ho nej¢astéji najdeme ve form¢ mineralu antimonitu
(Sb2S3) a oxidu antimonitého (Sb20O3) (Greenwood et Earnshaw, 1993; Filella et al.,
2002a). Vyskytuje se také ve formé dalSich oxidickych minerali jako naptiklad
valentinit (Sb203) ¢i cervantit (Sb204) a sulfidickych rud jako napiiklad ullmanit
(NiSbS) (Greenwood et Earnshaw, 1993). Antimon je také béZnou soucasti uhli a ropy,
a také se nachazi v rudach médi (Cu), olova (Pb) ¢i stiibra (Ag) (Greenwood et
Earnshaw, 1993; Filella et al., 2002a).

Rudy s vysokym obsahem Sb se zpracovavaji za reduk¢énich podminek pii teploté
az 600 °C vycezovanim, kdy se z rudy ziska snadno tavitelny Sh,Sz, ze kterého se dale

pomoci Zelezného Srotu ziska Sb (Greenwood et Earnshaw, 1993):

Sh,S3 + 3Fe — 2Sb + 3FeS

Antimon se da ziskat i redukci pomoci uhliku
(Padilla et al., 2014):
2Sh203 + 3C — 4Sb + 3CO2
ShO2 + C — Sbh + CO2

TéZba a zpracovani Sb rud jsou jednim z antropogennich zdroji vedoucich ke
zvysené koncentraci Sb v prostiedi (Filella et al., 2007). V soucasné dobé jsou
hlavnimi zpsoby vyuziti Sb v pramyslu chemikalie, které zpomaluji dobu hofeni
pridavané do textilu, gumy ¢i papiru (Léonard et Gerber, 1996). Vyuziva se také jako
soucast brzdovych desticek, baterii, polovodicovych zatfizeni, slitin, zapalek, skla,
keramiky, barev, laki ¢i emailu, brokt, pajek, trubek a také jako katalyzator pii vyrobé
plastovych lahvi (Greenwood et Earnshaw, 1993; Léonard et Gerber, 1996). Stejné
jako As je i1 Sb vyuzivan ve farmaceutickém pramyslu jako souc¢ast 1€kt proti mnohym

parazitim (Léonard et Gerber, 1996).
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Zdrojem pftirozeného uvolnovani Sb do zivotniho prostiedi je polétavy prach,
sopecné erupce, moisky aerosol ¢i lesni pozary (Filella et al., 2002a; Sundar et
Chakravarty, 2010). Vysoké koncentrace Sb byly nalezeny také ve srazeninach

Z horkych prament a vrti a také v geotermalnich vodach (Filella et al., 2002b).
4.1 Formy a slou¢eniny antimonu

Antimon se vyskytuje v riznych oxidacnich stavech (-1, 0, Ill, V), ve vodném
prostiedi je vSak nejéastéjsi ve formé Sb(l11) tedy jako hydroxid antimonity (Sb(OH)3),
nebo ve formé Sb(V) (Filella et al., 2002a; Filella et al., 2007).

Rozdilné slou¢eniny Sb se tvoti vlivem riznych hodnot pH, ale také podle toho
zda, se systém nachazi v anoxickych ¢i oxickych podminkach (Filella et al., 2002a;
Filella et al., 2007; Vojtekova et al., 2014). Antimonové ionty Sb(III) a Sb(V) jsou ve
vodném prostiedi pomérné nestabilni (Vojtekova et al., 2014). Vyjimkou je vSak velmi
kyselé prostiedi, kde jsou naopak velmi stabilni (Krupka et Serne, 2002; Vojtekova et
al., 2014). V kyselém prostiedi se nejast&ji vyskytuje Sb ve formé SbO* nebo
Sb(OH).", v zasaditém pak ve formé& Sb(OH)s" nebo ShO; (Vojtekova et al., 2014).
V oxidaénich podminkach se obvykle vyskytuje jako Sb(V). V redukénich
podminkach pak mulze byt koncentrace Sb ve vod¢ omezena z divodu Spatné

rozpustnosti sulfidi Sb ve vod¢ (Krupka et Serne, 2002).
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4.2 Toxicita
4.2.1 Vodni prostiedi

Ptic¢inou vyskytu Sb ve vodném prostiedi je stejné jako u As zvétravani hornin,
smyv pud destém a antropogenni ¢innost. Stejn€ jako u As je také problémem jeho
bioakumulace a distribuce v potravnim fetézci dale na vyS$i trofické Grovné a

kontaminace pitné vody (Dovick et al., 2016; Obiakor et al., 2017).
422 Clovék

Expozice Sb se tyka ptedevsim pracovnikii v primyslovych odvétvich vyrabéjici
Sb a oxid antimonity, pracovnikd pii t€Zb¢é kovi, pfi rafinaci, spalovani uhli ¢i
spalovani odpadd (Sundar et Chakravarty, 2010). A stejné jako u As se toxicita Sb
odviji od délky a zpiisobu expozice, mnozstvi latky, véku pohlavi ¢i zivotniho stylu
jedince a jedna se o potencialné karcinogenni latku (Vojtekova et al., 2014). Pti
hodnoceni toxicity je v8ak obtizné rozlisit expozice, jelikoz se Sb vyskytuje spolu s Pb
a As (Sundar et Chakravarty, 2010). Antimon vykazuje drazdivé ucinky pfi inhalaci
jiz pfi malych davkach (9 mg/m?® ve vzduchu) (Vojtekova et al., 2014). P¥i chronické
expozici (8 mésicti az 2 roky) Sb (2,15 mg/mq) byly zjistény zmény v EKG jedinci a
také zvyseny krevni tlak (Sundar et Chakravarty, 2010). Mezi dalsi projevy/nemoci Vv
dasledku expozice Sb patfi prijmy, zvraceni, bolesti svalli, hemolyza, drazdéni
nervového systému, svédivé kozni projevy, krvaceni dasni, rozpad chromozomi
v leukocytech, neplodnost ¢i anémie (Cooper et Harrison, 2009; Sundar et
Chakravarty, 2010).
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5. Znecisténi prostiedi As a Sb — priklad ze Slovenska

Na Slovensku se vyskytuje hned nékolik lokalit zasazenych zneciSténim
v dasledku t&Zby. Jedna se naptiklad o Dubravu, Pernek &¢i Cuému (Hiller et al., 2012)
(Obr. 2). Jednou z lokalit vyznamn¢ postizenych znec¢isténim rizikovymi prvky (zejm.
As a Sh) v dusledku historické téZby je také oblast v blizkosti obce Popro¢ na vychodé
Slovenska (Obr. 2). Hlavnim problémem této lokality jsou zvySené koncentrace As,
Sb a Pb, pochézejici zejména z dilnich vod, které vytékaji ze starych dilnich dél a
dostavaji se dale do potokd, jezer Ci prosakuji do podzemnich vod. Vytoky diilnich
vod tak znehodnocuji kvalitu vody a zivota v ni (Klimko et al., 2014; Sekula et al.,
2018). Této oblasti je v reSersni ¢asti vénovana pozornost i s ohledem na to, ze vzorky

dilnich vod z této lokality byly pouzity v experimentalni ¢asti této diplomové prace.

Lokalita Popro¢ se nachazi v jihovychodni ¢asti SpiSsko-gemerského rudohofi v
oblasti Petrovy doliny. Jedna se o opusténé lozisko Sb rudy, kde byla tézba ukonéena
roku 1965 (Jurkovi¢ et al., 2010). Dulni dila vSak mimo jiné zvySuji propustnost
horninového prostredi, coz prispiva ke snadnému Sifeni kontaminace prostrednictvim
vody (Rojstaczer et Booth, 2003; Jurkovic et al., 2010). K vysoké koncentraci As a Sb
ptispiva kromé diisledkii t€zby také pfirozené zvétravani skalnich vychozi (Jurkovic
et al., 2019). Hlavnim mineralem obsahujicim Sb v této lokalité je antimonit (Sb2Ss),
nachazejici se Casto v kiemeni. Dal$imi mineraly nachazejicimi se na lokalité jsou
pyrit (FeSz), arsenopyrit (FeAsS), chalkopyrit (CuFeS;) a mnoho dalSich (Rojstaczer
et Booth, 2003; Jurkovi¢ et al., 2010).

SLOVENSKA REPUBLIKA

A S P
MEDZIBROD m ¥
5, BYsT) * cuéma PoPrROC ?]
1 ke v A

Obr. 2 Mapa Slovenska s lokalitami postizenymi diilni ¢innosti (oznacené bodem)

(prrevzato a upraveno dle Hiller et al., 2012)
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Vseobecné vody, které jsou ptivodem z opusténych rudnych dolti obsahuji vysoké
koncentrace kovovych prvki jako jsou naptiklad hlinik (Al), kadmium (Cd), kobalt
(Co), chrom (Cr), méd’ (Cu), Zelezo (Fe), nikl (Ni) a zinek (Zn), ale i dalsich rizikovych
prvki jako napiiklad As, Sb, molybden (Mo) ¢i uran (U) (Sekula et al., 2018). U téchto
vod byva pH velmi nizké (Sekula et al., 2018). Nizké pH zpusobuje zvySené
rozpousténi okolnich hornin a tedy obohacovani vod o celou fadu prvki, rizikovych

kovi a metaloidi a zvySovani celkové mineralizace (Jasova et al., 2009).

Uzemi loziska Popro¢ odvodiiuje feka Olsava (koncentrace Sb 520-650 pg/l),
jejimz nejvetsim zdrojem kontaminace jsou prave dilni vody vytékajici z opusténych
Stol, prusaky z hald a odkalist’ (tj. misto ulozeni odpadu z dilni ¢innosti) (Jurkovic et
al.,2010; Klimko et al., 2014). Odkalisté jsou situovana piimo u feky Olsavy, a ani
Z jedné strany nejsou zpevnéna hrazi, takze se kontaminovany material uvolfiuje do
prostiedi. Nejedna se tedy pouze o kontaminované vody, ale dochazi i ke kontaminaci
pudy a fi¢nich sedimentt (Jurkovic¢ et al., 2010). Na znecisténi povrchovych vod se
nejvice podili Stola Agnes, jejiz vytok ma koncentrace As az 2400 pg/l a Sb az 380
pg/l (Klimko et al., 2014). Mezni hodnoty pro povrchové vody (zde feky Olsavy) jsou
vSak stanoveny na 50 pg/l As a na 25 pg/l Sb (Natizeni vlady Slovenské republiky
¢.269/2010). Problematicka je také kvalita podzemni vody Vv nedaleké obci Poproc,
kde zjisténé koncentrace Sb ve studnich dosahuji 8-23 pg/l (pfi¢emz mezni hodnota
pro pitnou vodu na Slovensku je 5 pg/l). Obcané této obce jsou ohroZeni zejména z

divodu, ze nemaji jiny mozny zdroj pitné vody (Klimko et al., 2014).

Na lokalité¢ Popro¢ probihd dlouholety vyzkum. V poslednich letech byly takeé
testovany mozné zplisoby remediace kontaminovaného prostiedi. Probéhly také pfimé
pokusy o sanaci dulnich vod, které vSak nevedly k uplnému odstranéni znecisténi a
na lokalité stalé zustavaji vysoké koncentrace As a Sb. Jednim z takovych pokusti bylo
napiiklad testovani pasivniho remediacniho systému pomoci Zeleznych Spon za

ucelem zachytu kontaminantd, ktery probihal n€kolik let (Sekula et al., 2018).

Problematika odstranovani As z vod je jiz pom&rmn¢ dobie zpracovanym tématem,
stale je vSak nedostatek informaci o odstranovani Sb a souvisejicich metodach
remediace prostiedi (Klimko et al., 2014; Sekula et al., 2018). Piipadné se veskeré
vyzkumné snahy sta¢i k problematice kvality vody pitné, nikoliv dilni, respektive

uzitkové (Sekula et al., 2018).
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6. Mechanismy odstranéni kontaminantu
6.1 Sorpce

Jednim z mechanismtli zdchytu kontaminantu je proces zvany sorpce, pii kterém
dochazi k adsorpci ¢i absorpci (Fratzscher et al., 1987). V ptipad¢ adsorpce se pouziva
pevné latky (sorbentu) k odstranéni latek z plynnych ¢i kapalnych roztoki (sorbatu)
(Fratzscher et al., 1987; Zakhar et al., 2018), kdy rozeznavame dva jeji typy, a to

adsorpci fyzikalni a chemickou.

6.1.1 Absorpce

Pfi tomto procesu je hlavnim mechanismem sdileni hmoty, pfi kterém piechazi
napf. jedna ¢i vice slozek z faze plynné do faze kapalné, pficemz sorbent je v kapalném
skupenstvi (Fratzscher et al., 1987). Obecn¢ se jedna o proces vstiebavani, kdy jedna

latka pohlti jinou, at uz ve formé plynu, kapaliny, chemické slouCeniny apod.

(Pivokonsky, 2011) (Obr. 3).
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Obr. 3 Schéma absorpce

(prevzato a upraveno z Allred, 2017)

6.1.2 Adsorpce

Adsorpce je oproti absorpci mechanismus, ktery probihd na rozhrani dvou fazi
(Obr. 4). Rozlisujeme adsorbent tj. latka na niz dochazi k adsorpci, a adsorbat tj. latka,
ktera je adsorbovana/vazana (napf. kontaminant) (Roquerol et al., 1999), pficemz
(ad)sorbent je v tuhém skupenstvi (Fratzscher et al., 1987). Faktory ovlivigjici tento
proces jsou pH, teplota, koncentrace a typ kontaminantu, doba kontaktu, velikost ¢astic
(Gupta et al., 2012), vzajemna afinita latek podobné polarity, struktura, rozpustnost,

polarita, iontova sila ¢i molekulova hmotnost (Pivokonsky, 2011). Mezi materialy
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vyuzivané k adsorpci patii aktivni uhli, popilek, uhlikata vlakna a tkaniny, oxidy kovu,
zeolity, nanomaterialy (Gupta et al., 2012), piliny, odpad z ¢aju, jil, tabak, dubové
dfevéné uhli, mandlové skotapky, vina, jehlici, kaolin, cukrova tftina a mnoho dalSich
(Sadegh, 2017). Velikost povrchu sorbentu a jeho sorpéni kapacita zavisi kromé

charakteru materialu také na zptisobu a podminkéch pfipravy a na jeho stati (Pitter,
1990).

Adsorpce se dale déli na fyzikalni a chemickou (Pitter, 1990; Pivokonsky, 2011).
Fyzikdlni adsorpce neboli fyzisorpce funguje na zakladé interakce adsorbentu a
elektronového obalu adsorbatu a dochazi k polarizaci molekul. Jde tedy o ptitahovani
k ¢astic k povrchu diky silam podobnym van der Waalsovym (Pitter, 1990; Pechousek,
2019). U tohoto typu adsorpce dochazi k tomu, Ze adsorbaty nejsou vazany na
specificka mista, a Ze na jedné vrstvé adsorbatu mize vzniknout vrstva dalsi (Pitter,
1990; Pivokonsky, 2011; Pechousek, 2019). Chemicka adsorpce neboli chemisorpce
je vprincipu ptenos ¢i sdileni elektronového paru mezi latkami a dochazi tak
k vytvofeni pevnéjsi vazby nez u fyzisorpce (Pivokonsky, 2011; Pechousek, 2019).
Zde vznikaji tzv. specifické vazby, tj. pouze mezi nékterymi molekulami a adsorbuje

se pouze jedna vrstva (Pitter 1990).
70 o°
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Obr. 4 Schéma adsorpce
(prevzato a upraveno z Allred, 2017)
Vyhodami sorpce jsou predevsim jeji komercni dostupnost a obecné povédomi,
vysoka uc¢innost, snadné obsluha a zddné vedlejsi Skodlivé produkty. Nevyhodami jsou

pak nutnost periodické vymény adsorpéniho materialu a produkce toxického odpadu
(Zakhar et al., 2018).
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6.1.3 Adsorpéni izotermy

K popisu adsorpéni ucinnosti se vyuzivaji takzvané adsorpéni izotermy (Pitter,
1990). Tyto izotermy se vyuzivaji pii interpretaci vysledki laboratornich pokust
K popisu zavislosti miry adsorpce (tj. adsorbovaného mnozstvi) na zbylé (rovnovazné)
koncentraci v roztoku, kdy vsak velmi zavisi také na zvolenych laboratornich
podminkach, jako jsou naptiklad pH, teplota ¢i vlastnosti adsorbentu (Pivokonsky,
2011). Ptedpokladem je, Ze adsorbent je schopen vazat latku do takové miry, dokud
nedojde k rovnovaznému stavu mezi roztokem a povrchem adsorbentu (Pivokonsky,

2011).

Langmuirova izoterma popisuje situaci, pii které je mozné dosahnout
maximalniho adsorbovatelného mnozstvi za predpokladu, Ze povrch adsorbentu je
stejnorody, adsorbujici molekuly mezi sebou neinteraguji, adsorpce probiha stejnym
mechanismem a ze pifi maximalni adsorpci vznika jen jedna vrstva (Pitter, 1990;

Pivokonsky, 2011; Pechousek, 2019).

Freundlichova izoterma se od Langmuirovy lisi pfedev§im v pfedpokladech.
Freundlichova izoterma piedpoklad4, Ze (i) povrch adsorbentu mé heterogenni
charakter a (ii) adsorbované molekuly se vzajemné ovliviiuji (Pitter, 1990;
Pivokonsky, 2011; Pechousek, 2019).

Izoterma BET (Brunauer, Emmet, Teller) je pak pro neomezeny pocet adsorpénich
vrstev. Bere tedy v ivahu mozZnost, Zze na prvni naadsorbované vrstvé se vytvari vrstvy

dalsi (Pechousek, 2019).
6.1.4 Kinetika adsorpce

Kinetika adsorpce ma velky vyznam pro zhodnoceni efektivity daného adsorbentu
a pro piedstavu o zékladnich mechanismech adsorpce (Qiu et al., 2009). Z kinetické
analyzy totiz mize byt stanovena rychlost zachytu kontaminantu, kterd urcuje
potiebnou dobu, po kterou musi byt adsorbent vystaven kontaminantu pro dokonceni

reakce s povrchem (Qiu et al., 2009).

Na kinetice se podili nasledujici tfi procesy, které maji vliv na vyslednou rychlost

celého procesu (Bartovska et Siskova, 2005; Qiu et al., 2009):

1. Diftize napfi¢ tekutym filmem obklopujicim adsorpcni Castice i vnéjsi difiize

(diftize k vnéjSimu povrchu adsorbentu)
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2. Diftize v kapalin€ obsazené v porech ¢i podél jejich stén — Ci vnitini difiize
(difaze pory k vlastnimu povrchu adsorbentu)
3. Adsorpce a desorpce mezi adsorbatem a aktivnimi misty — tedy adsorbat vevniti

adsorbentu (vlastni adsorpce)

Kinetika adsorpce je definovana nejpomalejSim krokem. Tim mutze byt bud’
vnitini difaze Vv ptipad¢ fyzisorpce, nebo vlastni adsorpce v piipadé chemisorpce.
Vnéjsi diftze je pak krokem nejrychlej$im, a kinetiku adsorpce tak v podstaté
neovliviiuje (Faust et Aly, 1998; Bartovska et Sigkova, 2005).

6.2 Iontova vyména

U iontové vymeény hraji hlavni roli tzv. iontoménice (ionexy) (Jorgensen, 1989).
Tyto latky maji na svém povrchu naboj, a to kladny (anex) ¢i zdporny (katex).
Principem je vyména iontli vazanych v ionexu za ionty obsazené v roztoku v zavislosti
na naboji povrchu tuhé faze (Jorgensen, 1989; Pitter, 1990 Bahadir, 2013) (Obr. 5).
Materialy slouzici k iontové vyméné pak mohou byt naptiklad ionexové pryskyftice
(Pitter, 1990; Gupta et al., 2012; Zakhar et al., 2018), zeolity, sodné kiemicitany
(Gupta et al., 2012), silikagely (Pitter, 1990), akrylatové ionexy, ionexové celulozy ¢i
derivaty agarozy (Helfferich, 1995; Janson, 2011).

Obr. 5 Priklad iontové vymény

(pirevzato upraveno z Sillanpid et Levchuk, 2015)

Vyhodami této metody mohou byt nezavislost procesu na pH vody, ¢i naptiklad
moznost vyuziti specialni pryskyfice na odstranéni As. Nevyhodami jsou vysoka cena,
nutny high-tech provoz a tvorba kalu, ktery vznika pii regeneraci pryskyfice (Zakhar
etal., 2018).
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6.3 Chemické srazeni — koagulace a flokulace

Chemické srazeni je jedna z nejCastéjSich metod pro odstranéni kontaminantl z
vod. Proces je zalozen na kombinaci kationtt a aniontu, které ve vodé spolu s
kontaminantem vytvoii hydroxidy, na které se nasledné adsorbuyji ionty (Stechemesser
et Dobias, 2005; Zakhar et al., 2018). Nasledn¢ dojde k agregaci ¢i koagulaci téchto
hydroxidi avytvaii se tak pevné srazeniny, Které maji snizenou rozpustnost
(Stechemesser et Dobias, 2005; Gupta et al., 2012). Pro separaci téchto srazenin je dale

nutna filtrace, sedimentace ¢i flotace (Stechemesser et Dobias, 2005).

Koagulanty zméni vlastnosti povrchového naboje pevnych latek, a tak se usnadni
shlukovani ¢i zachycovani ¢astic do flokulované srazeniny (Zakhar et al., 2018)
(Obr. 6). Vysledkem jsou vétsi Castice nebo vlocky, které se usazuji vlivem gravitace,
¢i jsou mnohem Iépe filtrovatelné (Stechemesser et Dobias, 2005; Zakhar et al., 2018).
Jako uc¢inné koagulanty se pouzivaji rizné soli hliniku ¢i zeleza (Zakhar et al., 2018),
Zelezné materialy nebo $krob (Gupta et al., 2012). Pouzivaji se i jiné nez ptirodni
koagulétory jako aniontové a neiontové polymery, ale ty jsou cenové nakladnéjsi. Na

tento proces ma zasadni vliv pH, teplota a doba kontaktu (Gupta et al., 2012).
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Obr. 6 Schéma chemického srdazent
(prevzato a upraveno z prevzato a upraveno z www.safewater.org)

Vyhodami této metody jsou nizké pocate¢ni ndklady a jednoducha aplikace.
Nevyhodami pak produkce toxického vysrazeného kalu a v ptipadé As potencionalni
nutnost oxidace materialu za Gcelem premény rozpustného As(IIl) na As(V) (Zakhar
etal., 2018).
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6.4 Membranova filtrace

Dalsi z moznosti je filtrace pomoci membran. Tyto membrany jsou vyrobeny ze
syntetického materidlu s velkym mnozstvim pért ¢i mikroskopickych otvorl, jenz
funguji jako selektivni bariéra, tzn., ze nékteré slozky pies ni projit mohou, zatimco
jiné neprojdou (Obr. 7). Dle velikosti téchto port se rozlisuji riizné typy membranové
filtrace — mikrofiltrace, ultrafiltrace, nanofiltrace a reverzni osmoéza (Abdelrasoul et
al., 2013; Zakhar et al., 2018).

KONTAMINANT

&

4 MEMBRANA

Obr. 7 Schéma membrdnové filtrace (prevzato a upraveno Giwa, 2012)

Zde jsou vyhodami vysoka ucinnost odstranéni, absence chemickych latek a
absence vzniku toxického odpadu (Zakhar et al., 2018). Nevyhodami jsou vysoké
investi¢ni naklady, vysoké odvody vody, a snizeni efektivity s rostouci dobou filtrace,
respektive snizeni vykonu membrany v ¢ase v disledku zaplnéni pora (Abdelrasoul et
al., 2013).
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/. Materialy vyuzivané pro remediaci prostredi
7.1 Biochar (BC)

Jednim z materidli vhodnych pro sorpci kovii/metaloidi a vyuzivanych
k remediaci prostfedi je biochar. Jedna se o stabilni produkt vznikajici pfi termické
pfemén¢ rostlinné a/nebo Zivoc¢isné biomasy bez piistupu kysliku, tj. pfi pyrolyze
(Hass et Gonzalez, 2014). Biochar je schopen adsorbovat anorganické i organické
kontaminanty (Lehmann et Stephen, 2015). Zakladem tohoto materialu je stabilni
uhlik, ktery dale neoxiduje a nerozkladéd se. Jeho ucinnost pfi remediaci prostiedi
zalezi predevS§im na druhu suroviny, ze které je vyroben, velikosti jeho povrchu,
velikosti port, iontové vyménné kapacité a funkénich skupinach na povrchu (Pitter
1990; Ahmad et al., 2014). Materialy, které se mohou vyuzit pro vyrobu biocharu, jsou
znaén¢ rozmanité, napt. bambus, kukufice, slama, dfevo ¢i kaly z Cistiren odpadnich

vod (Qambrani et al., 2017).

Vyhodou biocharu je jeho nizka cena a potencial ve vyuziti odpadni biomasy, ale
i Siroka Skala latek, které je schopen na sebe vazat (Qian et al., 2015). Na druhou stranu
je jeho sorp¢ni schopnost vici kontaminantim pomérné selektivni. Vysoka efektivita
byla zaznamenéna pro Cd, Pb a nékteré organické kontaminanty, zatimco pro As se
pouziti BC ukazalo jako nevhodné (Ahmad et al., 2014). Dal$im problémem pak mutize
byt vyuziti biocharu vyrobeného z kalt z ¢istiren odpadnich vod, které musi spliiovat
limity pro ukazatele znecisténi. Takovy biochar mize byt potencialné toxicky
z dtivodu obsahu rizikovych kovii a metaloidt (Qian et al., 2015). V tomto ptipad¢ je
nutné zajistit laboratorni testovani a kontroly, pfipadné jinou tepelnou upravu,
prodlouzit dobu pyrolyzy apod., ¢imZ miiZze dojit i ke zvySeni finan¢nich naklad

(Tareq et al., 2018).
7.1.1 Priklady sorp¢ni uéinnosti biocharu
Arsen

Niazi et al. (2018) se zabyvali odstranénim As(III) a As(V) z laboratornich roztokt
pii kontrolovaném pH pomoci biocharu vyrobeného z dubového dieva pyrolyzou pii
teploté 500 °C. Bylo tspésné odstranéno 81% As(III) pti pH 7 a 84% As(V) pii pH 6.
Pfi niz8im 1 vy$§im pH neZ 6—7 byl biochar mnohem méné Uc¢inny, a to hlavné

v alkalickém prostiedi (pH=10) (Niazi et al., 2018).
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Antimon

Vithanage et al. (2015) se zabyvali odstranénim Sb z laboratornich roztokti pomoci
BC vzniklého pyrolyzou sdjového bobu pii nizké teploté (300 °C). Bylo zjisténo, Ze
BC je schopny na sebe vazat jak Sb(III) tak Sb(V). V ptipad¢ Sb(IIl) byla tispésnost
odstranéni 85 %, zatimco v piipad¢ Sb(V) byla efektivita zachytu o néco nizsi (68 %).
Vysledky testovani sorpce materidlu pfi riznych hodnotach pH ukazaly, ze k
nejefektivnéjSimu zachytu Sb(III) 1 Sb(V) dochazi v rozmezi pH 6-7,5. V piipadé
Sb(III) byla v8ak ucinnost sorpce pii nizsim i vy$§im pH velmi podobna (Vithanage et
al., 2015).

Rizikové kovy (Zn, Cd, Pb)

Liang et al. (2014) se zabyvali remediaci vody a pudy v Ciné (mésto Sej-jang)
s obsahem rizikovych kovi (Pb, Zn, Cd), pochazejicich z taveni a galvanického
pokovovani. Obsahy téchto latek ve vodé byly 50 mg Pb/Il, 50 mg Zn/l a 1,5 mg Cd/I.
Biochar pouzity pii tomto vyzkumu byl vyroben z hnoje z chovu mlééného skotu
pyrolyzou pfi teploté 350 °C. V principu byly do odebrané plidy ptidany fosfore¢nany
a biochar s cilem imobilizovat zminéné rizikové prvky. Tyto pudy byly nasledné
v kontaktu s vodou a byla testovana mira zachytu kontaminantd. Vysledkem bylo
snizeni obsahu Pb ve vodé 0 96,4%, u Zn 0 44,6% a u Cd 0 49,2% (Liang et al., 2014).

7.2 NanoZelezo (nZV1)

Dal§im materialem, ktery je v poslednich letech hojné testovan pro mozny zachyt
kontaminantti a naslednou remediaci prostiedi, je nanozelezo neboli nanocastice
nulmocného Zeleza (nZVI z anglického nazvu nano zero-valent iron) (Stefaniuk et al.,
2016). Piedchidcem nanozeleza jako remedia¢niho ¢inidla bylo granulované Zelezo
(ZV1), které se stale vyuziva. MuzZe se jednat o Zelezné Spony, piliny ¢i obrubky, které
Ize vyuzit ve form¢ propustné reaktivni bariéry (jakysi chemicky filtr), kterou protéka
voda (Mukherjee et al., 2016). Principem je oxidace Fe(0) a redukce nékteré
z ostatnich latek v prostfedi, respektive cilového kontaminantu. Béhem oxidace Fe
vznikaji oxidy a hydroxidy Fe (analogické oxidim/hydroxidiim b&éZné se vyskytujicim
Vv piirod¢€), na které se vazou dalsi kontaminanty (Li et al.,2006; Sun et al., 2006; Eglal
et Ramamurthy, 2014) (Obr. 8).

Castice nZVI jsou velké od 20 do 100 nm, avsak jeho povrch je az 30 m?/g (Eglal

et Ramamurthy, 2014). Velikost a tvar jsou proménné v zavislosti na zptisobu jejich
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ptipravy (O’Carroll et al., 2013). NanoZelezo neni z hlediska slozeni novy materidl a
zasluhu na jeho efektivité pii odstranovani kontaminantl z prostfedi maji predevsim
jeho malé rozméry, které zajistuji vysokou reaktivitu (Sovova et Koéi, 2012). Castice
nZVI je tvofena jadrem elementarniho Fe a zkorodovanym povlakem tvofenym oxidy
a hydroxidy Fe, kdy je vysledkem takzvana struktura jadro—obal (Sun et al., 2006;
O’Carroll et al., 2013) (Obr. 8). Tenka vrstva oxidii na povrchu umoziuje pienos
elektronti pfimo vadami (jako jsou prohlubné ¢i diry), nepiimo pfes vodivé pasmo

1+

oxidl, nebo ze sorbovaného Ci strukturniho Fe'™, a tim udrzuje kapacitu Castic pro

redukci kontaminantii. Vn¢jsi vrstva oxyhydroxidi muze také slouzit jako ucinny

adsorbent pro rizné kontaminanty (O’Carroll et al., 2013).

Me'ﬁ-
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REDUKCE
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Obr. 8 Schéma struktury nZVI ,,jadro-obal “ a principu interakct
(prevzato a upraveno dle Li et al., 2006)

Primyslové vyrabéné nanozelezo je povazovano za inovativni sorpéni
nanomaterial schopny odstrafiovat organické i anorganické kontaminanty z vody
véetné As (Zhang, 2003; Eglal et Ramamurthy, 2014). Vyuziti tohoto materialu se
prokézalo jako efektivni feSeni pro remediace prostiedi, a taktéZ pro tpravu pitné vody
(Rajan, 2011). Material se pouziva pro sanaci podzemni vody in situ stejné jako
granulované zelezo, av§ak na rozdil od propustnych reaktivnich bariér se jednd o méné
financn€ nakladnou technologii a vice reaktivni materidl, ktery je dispergovan do

vodniho prostedi (Mukherjee et al., 2016).

Reaktivita nanozeleza je vysoka diky velkému specifickému povrchu. Problémem
je vsak fakt, ze velmi rychle reaguje s kyslikem a vodou, tzn. ¢asto koroduje dfive, nez
se dostane ke kontaminantu. Béhem tohoto procesu dochazi k oxidaci zeleza na zelezo

dvojmocné a dale na trojmocné. Za ti¢elem zabranéni rychlé oxidaci materialu a také
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nezédouci agregaci nanocastic jsou vyvijeny rtizné povlaky (napiiklad materidly na
bazi kemiku, ¢i karboxymethylceluldzy), které zabraiuji oxidaci a shlukovani ¢astic

(Eglal et Ramamurthy, 2014).

Navzdory potencidlnim pfinosim tohoto materialu se vyskytuji obavy ohledné
expozice lidi a zivotniho prostfedi a potencialni toxicité nZVI vii¢i zivym organismim
(Rajan, 2011; Stefaniuk et al., 2016). Jedna o vysoce reaktivni latku, ktera je schopna
produkovat reaktivni formy kysliku, které mohou dale reagovat s mastnymi
kyselinami, lipidy, proteiny. Riziko souvisi pfedevS§im s mnozstvim jeho produkce a

potencidlni aplikace do prostiedi (Sovova et Koci, 2012; Stefaniuk et al., 2016).
7.2.1 Priklady sorp¢ni ucinnosti nanoZeleza
Arsen

Bang et al. (2005) provad€li experiment zaméfeny na rychlost odstranéni
kontaminantu z roztoku za pomoci nZVI. Zjistili, ze As(IIl) byl z roztoku odstranén
rychleji nez As(V) pti pH 4 a 7 za anoxickych podminek. V oxida¢nich podminkéach
pii pH 7 byla vSak rychlost zachytu As(III) niz$i. Nicméné vyslednd ucinnost
odstranéni As z roztoku byla u As(V) 36 % a u As(111) 56 %.

Uran

Kornilovych et al. (2018) se zabyvali lokalitou Zovti Vody (Ukrajina), kde
probihala intenzivni tézba U a Fe, ktera zpiisobila kontaminaci podzemni i povrchové
vody. Zjisténa koncentrace U v téchto podzemnich vodach je 0,38 mg/l, pficemz limit
pro pitnou vodu je 0,03 mg/l. Byla testovana propustna reaktivni bariéra ZVI a vyzkum
probihal po dobu dvou let, kdy byly pribézné¢ odebirany vzorky z odbérnych mist.
Vysledné hodnoty na konci experimentu prokazaly sniZeni koncentrace U ve vodé

vlivem ZVI na 0,07-0,15 mg/l (Kornilovych et al., 2018).
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7.3 Kompozit (nZVI1/BC)

Kombinace biocharu a nanoZzeleza zachovava vyhody obou slozek, tj. reduk¢ni
vlastnosti nZVI a sorp¢ni kapacitu biocharové matrice pro zachyt kontaminantd.
Vysledny material poskytuje vyssi sorpéni kapacitu a mozny synergicky ucinek na
odstranovani kontaminantl. Jedna z dalSich vyhod spojeni téchto dvou materiala je
snizeni koroze/oxidace povrchu nZVI. Diky velkému povrchu BC a périm V jeho
struktuie je umoznéno, aby se nZVI Iépe rozprostielo a neagregovalo (Obr. 9), protoze
proces agregace vyznamné snizuje reaktivitu materialu. Oproti ¢istému nZVI tedy BC
zlepSuje jeho stabilitu a zaroven mobilitu v prostiedi (Dong, et al., 2017; Wang et al.,
2019a).

@ v . BC
.

@
nZVyBC
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Obr. 9: llustrace kompozitu nanozeleza a biocharu

(prevzato a upraveno dle Wang et al.,2019a)
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7.3.1 Priklady sorpéni u¢innosti kompozitu nZVI/BC
Arsen

Wang et al. (2017) se zabyvali vyuzitim kompozitu pro odstranéni As
Z laboratornich roztokd. Autofi se zabyvali sorpcéni kapacitou materidlu, ktera byla
mnohem vys$§i V porovnani s jinymi materialy (Tab. 2). Maximalni (100%) sorpéni
ucinnost byla zjisténa pii koncentraci As(V) 2,1 mg/l, a to v rozmezi pH 3-8 (Wang,

etal., 2017).

Tab. 2 Porovnani maximalni kapacity adsorpce riznych materialii pro As(V) (prevzato a upraveno dle Wang

etal., 2017)
Adsorbent  Adsorbované mnozstvi (g/kg) pH
PB 0,2 7
ZVI 0,45-20 6
nZVI/AC 12 6,5
ZVIIAC 10 7
Oxid zelezity (Fe2Os) 4,64 7
(Fe203)/BC 0,43 7
(Fe203)/BC 3,15 nespecifikovano
nZVl/grafen 29 7
nZVI1/montmorillonit 45,5 7
Goethit/BC 2,16 5,8
nZVI/BC 1245 4,1
nZVI 1116 4,1

PB—biochar vyrobeny z borovice, AC—aktivovany uhlik

Chrom

Chrom je dal$im z rizikovych prvkid vyskytujicich se vodach. Fan et al. (2019) se
zabyvali vyuzitim kompozitu nZVI/BC pro remediaci Cr v prostiedi pomoci
laboratornich experimentii. Efektivita kompozitu velmi zaleZzela na pH roztoku,
k nejefektivnéjsimu zachytu doslo pti pH 4. Vyznamnym poznatkem této studie bylo,
ze chrom pfitomny v roztoku ve formé Cr(VI), tzn. mobilni a vice toxicka forma Cr,
se na kompozit zachytil v redukované formé Cr(Ill), ktery je nerozpustny a vyrazné

méné toxicky (Fan et al., 2019).
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7.4 Biochar modifikovany sulfidy Zeleza (Fe/FeS/BC)

Sulfid Zeleznaty (FeS) je dalSim z materidll vyuzivanych pro odstranéni
kontaminace prostiedi, zejména Cr, As, ¢i Hg (Qin et al., 2020). Kombinace Fe(ll) a
S(-II) poskytuje materialu mnohem vys$i schopnost redukce napt. Cr(VI) spolu
s oxidy Fe a produkty oxidacné-redukénich reakci zajiStuji, ze nedojde ke zpétné
oxidaci Cr (Patterson et al., 1997). Kompozit Fe/FeS/BC vykazuje vynikajici sorpéni
vlastnosti diky velkému specifickému povrchu BC, ackoli pfitomnost Fe/FeS snizuje
celkovy specificky povrch, coz je kompenzovano extra silnymi redukénimi U¢inky

materialu (Yang et al., 2014).
7.4.1 Priklady sorp¢ni ucinnosti Fe/FeS/BC
Chrom

Lyu et al. (2017) se zabyvali odstranénim Cr(VI) z laboratornich roztokd 0
koncentraci 50-300 mg/l pomoci biocharu modifikovaného sulfidy Zeleza (FeS/BC)
Vv porovnani s ¢istym BC a ¢istym FeS. Experiment byl provadén po dobu 72 hodin pii
pH roztoku 5,5. Vysledkem byla zvySena adsorpéni kapacita modifikovaného FeS/BC
(130,5 mg/g) oproti FeS (38,6 mg/g) a BC (25,4 mg/g). (Lyu et al., 2017)

Chromem a jeho odstranénim se zabyvali i Qin et al. (2020). Pomoci chitosanem
modifikovaného FeS/BC opét v porovnani s BC a FeS zjist'ovali efektivnost materialu
pro zachyt Cr(VI) z laboratorné ptipravenych roztokii o koncentraci 100 mg/1 Cr(VI).
| v tomto experimentu se prokazal material FeS/BC jako efektivngjsi (98,3% Cr(VI)
odstranéného z roztoku) oproti FeS (78,9%) a BC (44,6%), ovSem s vyraznou
zavislosti na pH (Qin et al., 2020).
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8. Vybrané metody studia pevnych litek — sorbentii

Studium pevné faze sorbentd pied, po i béhem procesu remediace vod je velmi
dalezitou, avSak mnohdy opomijenou, soucédsti vyzkumu ucinnosti sorbenti.
Vzhledem ke schopnosti materialti vazat na sebe kontaminanty riznymi mechanismy
je nutné procesy probihajici na jejich povrchu studovat, at’ uz z hlediska sloZeni (tj.
koncentrace pied sorpci i po sorpci), tak i z hlediska morfologie (tj. zmény na povrchu
/ ve struktufe materialti). Diky vhodnym metodam mizeme tedy urcit, jakd metoda

remediace (respektive jaky material) je pro danou lokalitu nejvhodné;si.
8.1 Skenovaci elektronova mikroskopie

Skenovaci elektronovy mikroskop (SEM) slouzi k pozorovani povrchii vzorkt
(JEOL, 2006). Jedna se o jeden z nejuniverzalngjsich pfistroji slouzicich k analyze
morfologie mikrostruktury a v zavislosti na detektorech také k charakterizaci
chemického slozeni (Zhou et al., 2007). Hlavni komponentou tohoto pfistroje je
elektronové délo, kde dochézi ke generovani silného elektronového paprsku, ktery je
zaostfovan elektromagnetickymi ¢ockami (Joy, 2003; Erdman et al., 2019) (Obr. 10).
Jedna se o stabilni paprsek s vysokym proudem, nastavitelnou energii a malym
rozptylem energie (Zhou et al., 2007). Tento paprsek je vytvafen ve vakuu a skenuje
povrch vzorku pomoci elektromagnetickych vychylovacich civek (Joy, 2003). Vlivem
interakce s povrchem vzorku vznikaji sekundarni a zpétné odrazené elektrony, které
jsou nasledné vysilany. Mira interakce souvisi s konkrétni matrici vzorku (JEOL,
2006; Erdman et al., 2019). Tyto odrazené elektrony nesou informaci o
povrchu/slozeni vzorku a tvorba vysledného obrazu povrchu vzorku je na nich tak
zavisla (Zhou et al., 2007). Pofizené obrazky tedy reprezentuji morfologii vzorku
Vv rezimu sekundarnich elektrontl a tzv. chemicky kontrast v reZimu elektront zpétné
odrazenych (Erdman et al., 2019). Dalsi soucasti je takzvana komora, ve které jsou
umistény vzorky, jez jsou analyzovany. Vzorky materiali nemusi byt pfi této analyze
homogenniho charakteru a nemusi mit hladky povrch (Vv ptipadé, ze nas zajima
morfologie). Pokud nas zajima chemismus, pak je nutné, aby byl povrch dokonale
hladky (¢im vice, tim pfesnéjsi je prvkova analyza). Tato analyza vyzaduje, aby byl
povrch vzorku vodivy a odvadél tak vznikajici naboj, proto musi byt nevodivé vzorky
pokoveny. Material, jimZ se pokovuje, byva zlato (Au), platina (Pt), stiibro (Ag),
chrom (Cr), zlato/palladium (Au/Pd), ¢i uhlik (C). Pokud by naboj nebyl odvadén,
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nebylo by mozné dosahnout potiebnych zvétSeni béhem analyzy a nebylo by mozné

provadét analyzu chemismu (Zhou et al., 2007; Vitkova, 2018).
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Obr. 10 Schéma skenovaciho elektronového mikroskopu (prevzato z www.fyzika.jreichl.com)

Informaci o slozeni vzorku poskytuji charakteristické rentgenové paprsky, které
jsou béhem interakce s elektronovy svazkem emitovany ze vzorku a detekovany
prislusnym detektorem rentgenového zafeni (EDS nebo EDX, energiové disperzni
spektrometr) (Zhou et al., 2007; Erdman et al., 2019). Pomoci softwaru lze nasledné
urcit konkrétni prvkové slozeni analyzovaného bodu ¢i plochy, a to kvalitativné (tj. o

ktery prvek se jedna) i semi-kvantitativné (v jakém mnozstvi) (Zhou et al., 2007).

Ptikladem vyuziti skenovaciho elektronového mikroskopu je vyzkum, kterym se
zabyvali Song et al., (2006). Zkoumali vody s vysokym obsahem As (5,07 mg/l)
z diIniho drenadZniho systému a mozZnost jejich vycisténi pomoci siranu Zelezitého
(Fe2(S0a)3) a kalcitu (CaCO3). Samotny siran zelezity tvoii pouze jemné koagulanty,
proto byl ptidan kalcit, ktery koagulaci zlepSuje. K zobrazeni vysledkii bylo vyuzito
pravé metody SEM, diky které bylo mozné zobrazit nachytané koaguléaty na siranu a
kalcitu a zaroven urcit, Ze se jedna prave o sraZeniny s As a nikoliv 0 samotny kalcit.
Tato remedia¢ni metoda byla velmi uspésna, kdy bylo z vody odstranéno 99 % As
(Song et al., 2006).

Jina studie vyuzila SEM ke zlepSeni vlastnosti stavajicich materiald pro remediaci
prostiedi. Piikladem mize byt vyzkum kolektivu Chang et al. (2010), ktery studoval
granulované aktivni uhli a jeho modifikaci s pouzitim chloridu Zeleznatého (FeCly).
Pomoci metody SEM zjistovali, zda byl chlorid na aktivnim uhli rovnomeérné

rozprostien (Chang et al., 2010).
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8.2 Transmisni elektronova mikroskopie

Transmisni elektronova mikroskopie (TEM) je technika, pii které je diky paprsku
elektronti pres vzorek pfendsen obraz. Elektronovy svazek Vv piipad¢ této metody
vzorkem ptimo prochazi a pfistroj je tak schopny zobrazit vnitini strukturu vzorku az

po atomové rozliSeni (Lin et al., 2011).

Ptistroj se v podstat¢ sklada ze stejnych komponent jako SEM, tj. vakuovy systém,
elektronové délo a ¢ocky (Reimer, 1984; Lin et al., 2011) (Obr. 11). Rozdil mezi SEM
a TEM je, ze zatimco SEM vyuziva k vytvofeni obrazu odrazené a sekundérni
elektrony, TEM vyuziva elektrony proslé pies vzorek. Vysledkem analyzy TEM muize
byt informace o povrchu, struktufe vzorku a jeho slozeni (Reimer, 1984). K tomu, aby
mohlo byt ur€eno chemické sloZeni vzorku, je nutné mit detektor rentgenového zéateni

EDS (EDX) (Lin et al., 2011).

zdroj elektrond

kondenzorova
cocka

vzorek

objektiv objektivova

clona

intermedialni
cocky

Obr. 11 Schéma transmisniho elektronového mikroskopu (prrevzato a upraveno dle www.jointlab.upol.cz)
Transmisni elektronové mikroskopie mtize byt vyuzito stejné¢ jako metody SEM
k charakteristice nového materialu slouziciho k odstranovani kontaminantd
z prostredi, jak uvadeji napiiklad Ghosh et Luwang (2015) nebo Tawabini et al.
(2011).
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8.3 Rentgenova difrakce

Rentgenova praskova difrakce je jedna z nejbéznéjsich laboratornich analyz, diky
které je mozné identifikovat mineralni faze (To, 1999) a provadét kvantitativni
strukturni analyzy krystalickych materiala (Warren, 1969). Difraktometr ma tfi hlavni
komponenty: RTG lampu, detektor a drzak na vzorek (Warren, 1969) (Obr. 12). Pro
potieby této analyzy musi byt vzorek rozemlety na jemny prasek. Metoda vyuziva
rentgenovych paprsku (respektive elektromagnetického zareni), jejichz vinova délka
se pohybuje v rozmezi od 101>-10® m. Principem této metodly je, Ze prichodem RTG
zateni vzorkem dochéazi k pruznému ohybu zéfeni (difrakce), kdy smér a intenzita
zavisi na vnitini sktruktute vzorku. Tato metoda tedy umoziiuje stanovit nejen amorfni
¢i krystalicky charakter vzorku, ale i identifikovat jednotlivé mineralni faze (Warren,
1969; To, 1999).

VZOREK

Obr. 12 Schéma rentgenové difrakce (prevzato a upraveno z www.pruffle.mid.edu)

Vyslednym zaznamem je takzvany difraktogram (graf polohy detektoru a
intenzity) zobrazujici tzv. piky (vrcholy), jejichz pozice v difraktogramu je unikatni
pro kazdou latku jako otisk prstu pro ¢lovéka (To, 1999). Pomoci specialniho softwaru
se provadi identifikace fazi, a to na zakladé porovnani zdznamu se zaznamy v databazi
RTG difraktogramu krystalickych materiali. Metoda praskové difrakce je vhodna pro
charakterizaci a identifikaci monokrystalickych i polykrystalickych materiala (To,
1999).

Jednim z vyzkumt, kde bylo vyuZito RTG difrakce byl vyzkum probihajici v Italii,
Vv oblasti postizené téZebni Cinnosti, ktera zplsobila kontaminaci rizikovymi kKovy.
Byly zde odebrany vzorky vod z odtokd a sedimenty. Pro uréeni obsahu kovi byl
proveden rozklad v kyseling, a pro charakteristiku minerald pravé RTG difrakce, ze
které¢ bylo zjisténo, jaké minerdly sedimenty obsahuji. Vyzkum byl provadén za

ucelem zjisténi vhodné metody pro remediaci prostiedi. (Concas et al., 2006)
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9. Metodika

9.1 Chemikalie a laboratorni vybaveni

- Kyselina dusi¢na HNOz3 (0,001, 0,01, 0,1 M)

- Hydroxid sodny NaOH (0,001, 0,01, 0,1 M)

- 65% kyselina dusi¢na (HNO3)

- Demineralizovana voda, IWA 120 iol, WATEK

- Pufracni roztoky pro kalibraci pH elektrody (pH 4, 7, 10)

- PE zkumavky

- PE lahve 250 mi

- Strikacky

- Strikackové filtry z acetatu celuldzy (velikost pora 0,45 um)

- Membranové filtry z acetatu celulozy (velikost pori 0,45 um)

- Vakuova filtra¢ni aparatura

- Pipety, Eppendorf

- Magnetické michadlo + magnet

- Digitalni analytické vahy, Mettler toledo

- SA7 vortex mixér, Stuart

- Ttepacka, GFL 3006

- pH metr 3310, WTW

- Kombinovana pH elektroda SenTix® 41, WTW

- digitalni Multimetr 3420, WTW s kombinovanou IDS elektrodou SenTix®
ORP 900, WTW a s vodivostni celou TetraCon® 925, WTW

- ICP-OES 730 series (Agilent Technologies) (optickd emisni spektroskopie s
indukéné vazanym plazmatem) (operatofi: Ing. Adéla Sipkova, Ph.D. a Ing.
Andrea Zitkova, KGEV CZU)

- ICP-MS iCAP Q (Thermo Scientific) (hmotnostni spektrometrie s induk¢éné
vazanym plazmatem) (operatofi: Ing. Adéla Sipkova, Ph.D. a Ing. Andrea
Zitkova, KGEV CZU)

- Analyzator uhliku TOC-L CPH C (Shimadzu) (operator: Ing. Marie Kralova,
KGEV CZU)

- HPLC ICS-2000 (Dionex) (vysokoucinnd kapalinovd chromatografie)
(operator: Lenka Jilkova, PiF UK)
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- SEM/EDX: skenovaci elektronovy mikroskop TESCAN VEGA3XMU
(TESCAN Brno, s.r.0.) senergiové disperznim spektrometrem Bruker
QUANTAX200 (operator: Mgr. Noemi Mészarosova, Geologicky ustav AV
CR, v.v.i.)

-  XRD D2 PHASER XE-T (Bruker) (rentgenovy difraktometr) (operator: Ing.
Barbora Hudcova, Ph.D.)

9.2 Pouzité sorbenty

Materidly vyuzité jako adsorbenty pro laboratorni experimenty byly nanozelezo
NANOFER STAR (nZVI; NANO IRON, s.r.0.), biochar (BC) a jeho kompozity
nZVI/BC a Fe/FeS/BC. Biochar byl pfipraven pyrolyzou dievnich pilin v dusikové
atmosféie (smés borovicového a smrkového dieva) pii teploté 700 °C. V ptipadé
kompozitu nZVI/BC se jednalo o pyrolyzu (700 °C) dievnich pilin impregnovanych
suspenzi s prekurzorem Fe. Pro pfipravu kompozitu Fe/FeS/BC byly difevni piliny
promichany v suspenzi s vodou s prekurzory obsahujicimi Fe a S, vysuSeny pii 80 °C
a pyrolyzovany pfi teplot¢ 800 °C. Piiprava biocharu a kompozitnich materialt
probihala v Regiondlnim centru pokrocilych technologii a materiali pti Palackého

univerzité v Olomouci (Mgr. Kristyna Pospiskova, Ph.D.).

Pouziti ¢astic nanozeleza s povrchovou stabilizaci (NANOFER STAR) vyzaduje
aktivaci nanocastic v husté vodné suspenzi. Pro zachovani stejnych experimentélnich
podminek byla aktivace provedena se vSemi testovanymi materidly. Pro kazdy
jednotlivy test bylo do 15 ml zkumavek navazeno 0,5 g materialu, ktery byl nasledné
smichan spolu se 2 ml demineralizované vody (pro zachovani doporu¢eného poméru
1:4). Suspenze byla nasledn¢ intenzivné michana pomoci vortex mixéru po dobu 3x3
minuty v po sob¢ jdoucich cyklech a nechala se odstat nasledujicich 48 hodin dle
pokynt vyrobce. Tteti den byl material znovu promichan 1x3 minuty, a to tésné pied

zapocetim experimentu.
Aktivované materidly byly nasledné pouZzity pro kinetické a adsorpéni experimenty
a také testovany v interakci s realnymi vodami odebranymi v terénu. Pro kinetické a

rovnovazné experimenty se nepouZzival BC, protoze byl na zaklad€ prvotnich

experimentll vyhodnocen jako neefektivni.
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9.3 Kinetické experimenty

Pro ucely studia Kinetiky adsorpce byly vyuzity roztoky As a Sb o koncentraCi
10* M. Jednotlivé roztoky byly piipraveny do odmémych bandk o objemu 2 |
rozpu$ténim NaHAsO4-7H20 (0,052 g) v elektrolytu NaNOs (0,01 M) (1,7002 g) a
KSb(OH)s (0,052 g) v elektrolytu KNO3z (0,01 M) (2,022 g). Rozdilnych elektrolyti
bylo vyuzito z disledku mozné precipitace Sb a Na. Pomér pevna latka/kapalina byl
ve vSech experimentech 1 g/l. Kinetické adsorpéni experimenty byly provedeny pii
tiech riznych podminkach — bez Gpravy pH a pfti kontrolovaném pH 6 a pH 7.
Konstantni hodnoty pH béhem vSech experimenti byly udrZzovany manudlnim
pfidavanim roztoktt HNO3z a NaOH (koncentrace 0,001, 0,01, 0,1 M). Materidly byly
smichany s roztoky (500 ml) s vyuzitim magnetického michadla (750 otac¢ek/min), aby
se zabranilo sedimentaci materidlu. Vzorky byly odebirdny v danych casovych
intervalech (1, 3, 5, 10, 15, 20, 30, 60, 90, 120 min) a zaroven bylo pii kazdém odbéru
zaznamenano pH suspenze (u vzorki bez upravy pH). Odebrano bylo vzdy 10 ml
suspenze, kterd byla prefiltrovana pomoci stfikackovych filtri z acetatu celulozy
(velikost pora 0,45 um), dale nafedéna 10x demineralizovanou vodou (1 ml roztoku,
9ml demineralizované vody) a nasledn¢ analyzovana pomoci ICP-OES
(AgilentTechnologies 700 Series) ke zjisténi koncentraci jednotlivych prvki
obsazenych v roztoku. Zbyla suspenze byla piefiltrovana pomoci vakuové pumpy
pomoci membranového filtru o velikosti port 0,20 um. V1hka pevna latka zachycena
na filtru se dale nechala susit pii pokojové teploté (Obr. 13) pro ucely analyzy pevné
faze. Ziskana kinetickd adsorpcni data byla proloZena nelinearni formou kinetiky
pseudo-prvniho a pseudo-druhého fadu v programu Origin 9.0 (Gupta et

Bhattacharyya, 2011). Kinetika prvniho fadu je definovana podle rovnice:

0t = Ge(1-e ™)
kde gt a ge popisuji adsorbované mnozstvi v ¢ase t (min) a rovnovazném case e, a
konstanta ki (min™) je koeficient rychlosti pseudo-prvniho fadu. Kinetika druhého

fadu je dana rovnici:

Ot = kaQe’t/(1+K20kt)
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kde gt a ge (mg/g) odpovidaji adsorbovanému mnozstvi v ¢ase t (min) a
VvV rovnovazném case e, a konstanta k2 [g(mg/min)] ptedstavuje koeficient rychlosti

pseudo-druhého fadu (Gupta and Bhattacharyya, 2011; Simonin et al., 2016).

Dle vysledki Simonin (2016) byla pro modelovani vybrana pouze data pted

dosazenim rovnovahy odpovidajici zachytu kolem 85 %.

Obr. 13 Ukdzka pevné fize sorbentii ziskané po filtraci (autor fotografie: T. Dudkova, 2019)

9.4 Rovnovazné experimenty

Pro rovnovazné experimenty byly roztoky pfipraveny pomoci stejnych latek jako
u kinetickych experimentl (véetné roztoktit KNO3z a NaNOs). Koncentrace roztokt As
a Sb byly nasledujici: 0,00002 M, 0,0002 M, 0,0004 M, 0,001 M, 0,002 M a 0,004 M.
Materialy byly smichany s jednotlivymi roztoky (500 ml) a nasledné byly provedeny
adsorp¢ni experimenty pro jednotlivé koncentrace s vyuzitim magnetického michadla
(750 otacek/min) (Obr. 14). Experimenty byly provedeny pii kontrolovaném pH 6, kde
konstantni hodnoty pH b&hem vSech pokust byly udrzovany ptfidavanim roztoki
HNO3 a NaOH (koncentrace 0,001, 0,01, 0,1 M). Odebrano bylo vzdy 10 ml roztoku
pred zapocetim experimentu a 2x10 ml suspenze na konci experimentu, ktera byla
prefiltrovana pomoci stiikackovych filtrti z acetatu celulozy (velikost porta 0,45 um).
Jednotlivé vzorky byly nasledné fedény viz Tab. 3. Zbyla suspenze byla piefiltrovana
pomoci vakuové pumpy a membranového filtru (0,20 um). Vlhka pevna latka
zachycena filtraci se nechala susit pti pokojové teploté pro nasledné analyzy pevné
faze. Narfedéné roztoky byly dale analyzovany pomoci ICP-OES (Agilent

Technologies 700 Series). Ziskana adsorp¢ni data byla nasledné prolozena nelinedrni
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formou Langmuirova a Freundlichova modelu v programu Origin 9.0 (Limousin et al.,
2007).

Obr. 14 Priibéh experimentu (autor fotografie: T. Dudkovd, 2019)

Tab. 3 Redéni odebranych vzorki:

Koncentrace 0,00002M 0,0002M 0,0004 M 0,000 M 0,002M 0,004 M

Redéni As 0x 2X 3x 10x 20x 30x
Redéni Sb 0x 3x 5X 15x 30x 50%

43



9.5 Testovani sorbentii v realnych kontaminovanych vodach

9.5.1 Terénni odbéry

Dalsi ¢ast experimentt byla provedena s kontaminovanymi dilnimi vodami, které
byly odebrany na vytipovanych mistech na vychodnim Slovensku (RNDr. Cubomir
Jurkovi¢, PhD., Univerzita Komenského v Bratislavé). Konkrétn¢ se jednalo o lokalitu
Popro¢ — vytok mirn¢ kyselé az neutralni dilni vody ze Stoly Agnes a alkalicky vytok
z Okrového pole pod stolou Agnes s hlavnimi kontaminanty As a Sb — a lokalitu
Smolnik — vytok kyselé dilni vody. Minimaln¢ 48 hod pfed samotnym odbérem byly
materialy (tj. BC, nZVI/BC, nZV1 a Fe/FeS/BC) nejprve aktivovany, tj. bylo navazeno
vzdy 0,5 g pevné latky a ptidana demineralizovana voda pro vytvotfeni husté suspenze,
ktera byla intenzivné promichana (viz. postup popsany v Kkapitole 9.2). Na kazdé
lokalité, respektive odbérovém misté bylo nasledné odebrano celkem 2500 ml vzorku
vody pies netkanou textilii (mechanicka filtrace pro téely zachyceni vétSich Castic
nebo mechanickych necistot. Odebrané vzorky vod byly spolu s pfipravenymi
aktivovanymi sorbenty pielity do jednotlivych PE lahvi o objemu 250 ml. Celkem bylo
pripraveno 10 testovacich vzorkl z kazdého odbérového mista (tj. 4 sorpcni materialy
+ kontrolni vzorek bez sorbentu vzdy pro dva ¢asové intervaly experimentu = 2x5x250
ml). Lahve byly ihned uzavieny a dtikladné protiepany. Pfimo na misté byly zméteny
fyzikalné-chemické parametry (Eh, pH a elektricka konduktivita EC) odebranych
vzorkid vod. Zaroven byl vzdy odebran a na misté zfiltrovan (0,45 um filtr)
reprezentativni vzorek pro ICP-OES (na misté okyselen HNOz), TOC a IC analyzu.
VSechny vzorky byly béhem transportu chlazeny v polystyrenovych boxech.
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9.5.2 Laboratorni testovani

Po ptevozu do laboratofe byly vzorky vlozeny na tiepacku, kde byly tfepany po
celou dobu experimentu. Byly stanoveny dva reak¢ni Casy, a to 1 tyden (T1) a 10 tydnta
(T2). Po ub&hnuti daného casového intervalu byly vzorky postupné sundany ze
trepacky a nechany 10 minut odstat. Poté bylo zméteno Eh, pH a EC suspenze. Po
zméfeni parametrti bylo odebrano 50 ml suspenze, ktera byla piefiltrovana pomoci
stiikackovych filtrti (0,45 pm) (Obr. 15 a 16). Zbytek suspenze byl piefiltrovan pies
0,45 pm filtry pomoci vakuové filtrace a membranoveého filtru za icelem ziskani pevné
faze, ktera byla nasledné ususena pii pokojové teploté pfipravena pro dal$i analyzy.
Prazdné lahve se nechaly rovnéz vyschnout pfi pokojové teploté, a nasledné z nich byl
seSkraban zbyly zachyceny materidl, ktery slouZzil k analyzam pevné faze. Vzorky
filtrati byly nafedény v zavislosti na detekénich limitech a kalibraci jednotlivych

pristroju, které byly vyuzity k analyzam (Tab. 4.).

Obr. 16 Zfiltrované vzorky diilnich vod v ¢ase T2 (autor fotografie: T. Dudkova, 2019)

Tab. 4 Typ analyz roztoku a redéni

ICP-OES+ICP-MS (V=10ml)  TOC/TC/TN (V=22,5ml)  ICH (anionty) (V=10 ml)

Nefedéné — okyselené 10X (demineralizovand H,O) 10X (demineralizovand H>0)
10x (2 % HNO3)
50x (2 % HNO:s)
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10. Vysledky

10.1 Studované materialy

Materialy pted adsorpci byly analyzovany z hlediska jejich sloZeni a morfologie
pomoci SEM/EDX a XRD. Pro porovnani byly analyzovany jak ¢isté neaktivované
materidly, tak materialy po aktivaci ve vodné suspenzi. Dle SEM analyzy je patrné, ze
material nZVI (Obr. 17) nema zadnou vyraznou zménu povrchu pied a po aktivaci.
Na Obr. 18 je vyobrazen material nZVI/BC, na jehoZ povrchu lze vidét riizna
nehomogenni mista. Vyskytuji se zde oblasti, kde je téméf Cisty BC, t]. neni zde patrny
povlak Fe a je patrna pérovita struktura BC, ale také mista s nahromadénym Fe na
povrchu materialu (svétlejsi oblasti). Oblasti s nahromadénym Fe jsou mista, ktera
maji potencialni schopnost zachytu zkoumanych kontaminantti (tj. As a Sb). | na
materialu Fe/FeS/BC (Obr. 19) jsou vidét oblasti charakteristické pro BC, avsak zde
je na rozdil od nZVI/BC patrny jisty povlak (svétlej$i povrch ve srovnani s ¢istym
BC). Dale jsou zde vidét mista, kde je patrny silnéjsi povlak Fe. Lze tedy predpoklada,
ze zachyt As a Sb prob¢hne na obou ¢astech tohoto materiélu, tj. na svétlejSich mistech
s malym povrchem je predpokladan mensi zachyt As/Sb a na mistech se silnym
povlakem naopak vys$i zachyt As/Sb. Materidly pied a po aktivaci nevykazovaly
zadné vizualni morfologické zmény, z tohoto ditvodu bylo dale zhodnoceno chemické

sloZzeni pomoci EDX.
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DETAIL

Obr. 19 SEM analyza — materidl Fe/FeS/BC (vievo bez upravy, vpravo aktivovany)
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Chemickeé slozeni ziskané analyzou EDX studovanych materialii pted a po aktivaci
je uvedeno v Tab. 5 (zastoupeni jednotlivych prvki je uvedeno v hmotnostnich
procentech). Zde je patrné, ze nejvice hm.% Fe obsahuje material nZVI, jelikoz se
jedna o nulamocnou formu Fe (pouze s mirnou pfimési Si). Po aktivaci nZVI nejsou
patrné zadné vyznamné zmény v obsahu O (pouze nepatrné navySeni) spojené
s oxidaci materialu, naopak u zbyvajicich materialti 1ze vidét, Ze spolu s aktivaci roste
obsah O (vyraznéji u Fe/FeS/BC). Béhem aktivace rovnéz dochéazi k mirnému
vymyvani Si, a to pfevazn¢ z nZVI/BC a Fe/FeS/BC. U materiali na bazi BC jsou
vidét i dalsi prvky souvisejici se strukturou BC (Ca), nebo se samotnou syntézou

kompozitu (S).

Tab. 5 analyza EDX pro materidly bez viprav a aktivované materialy (AKT) (v hm.%) (hodnoty ziskané
prumérem z nékolika méreni a jejich odchylka)

Material 0] Si Ca S Fe
nZVvi 6,77+0,76 1,41+0,05 - - 85,9+1,90

nZVI (AKT) 8,11+2,08 1,42+0,12 - - 82,3+1,29
nZVI/BC 2,03+0,79 1,21+0,12 0,91+0,54 - 66,2+3,97
nZVI/BC (AKT) 8,60+3,31 0,97+0,22 0,40+0,20 - 62,1+3,87
Fe/FeS/BC 4,48+1,21 1,07+0,14 0,20+0,00 16,0+4,71 64,3+4,98
Fe/FeS/BC (AKT) 20,7+5,31 0,52+0,17 0,18+0,04 8,21+2,54 59,9+3,71

Vysledek analyzy XRD pro samotné materialy pted a po aktivaci je uveden na Obr.
20. Zde je patrné, Ze material nZVI pted a po aktivaci nevykazuje témet Zadné zmény,
a to ani vintenzité, coz znamena, Ze pii pouhé aktivaci nedochazi ke vzniku
oxidi/hydroxidi Fe. Oproti tomu u materiald nZVI/BC a Fe/FeS/BC dochazi ke
vzniku novych linii, které odpovidaji vznikim oxidi/hydroxidi Fe. U nZVI/BC se
jedna o akaganeit (B-Fe**O(OH,CI)) a lepidokrokit (y-Fe**O(OH)). Zaroven se zde
vyznamn¢ snizily linie odpovidajici nZVI (a—Fe a y-Fe). U Fe/FeS/BC se jedna

prevazne o magnetit (FezO4), ale také o lepidokrokit. Zde se zaroven snizuji linie stejné
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jako u nZVI/BC pro nZVI (a-Fe a y-Fe), ale také pro FeS (troilit (Fe?*S) a pyrhotin
(FeaxS (kde x=0-0,17))).

Intenzita (a.u.)

A o = ferit (u-Fe) B A = akaganeit [+ T = triolit (FeS)
Is00 M = magnetit |s00 L = lepidokrokit oo m M P = pyrhotin
S = oxid kfemidity A A v = austenit (»-Fe) LM
C = karbid Feleza Y T M Lym
G = grafit L ] \ 2
{ | 2 i
TP
‘TP P
1Y
o o TTT Y | I « o
J " A st st | T T Y
e—- T S S, e = SN U S S
10 20 30 40 5 6 70 80 9 10 60 70 80 90 10 20 30 40 50 6 70 80 90

20 26

Obr. 20 Zdznam difraktogramu XRD analyzy materiali. A: nZVI1, B: nZVI/BC, C: Fe/FeS/BC, I: materidl
bez uprav, 2: materidl po aktivaci
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Adsorbované mnoistvi (mg/g)

10.2 Kinetické experimenty

10.2.1 Analyza kapalné faze

Ziskana data z kinetickych experimenti byla vynesena do grafii a nasledné
prolozena modelem pseudo-prvniho a pseudo-druhého fadu. Jednotlivé body v grafech
odpovidaji mnozstvi adsorbovaného As ¢i Sb v mg/g v ¢ase jednotlivych odbéri. Linie
pak odpovidaji jednotlivym modelim pro dana data. Z vysledkt pro As (viz Obr. 21)
je patrné, ze pro kinetické experimenty s As byl nejefektivnéjSim materidlem
Fe/FeS/BC, ktery pii pH 7 naadsorboval za danych podminek po piepoctu az 99,9 %
As. Tento material byl rovnéZ schopen naadsorbovat vice As pii pfirozeném pH i pH
6 oproti nZVI1 a nZVI/BC. V ptipadé nZVI bylo naadsorbovano nejvétsi mnozstvi za
danych podminek pti pH 6. U nZVI/BC lze pozorovat, ze efektivita tohoto materidlu

L4

pH 7 se efektivita dale snizila o 20 %. Obecné byly vSechny materialy nejefektivngjsi

t (min)

Obr. 21 Grafické zndazornéni adsorbovaného mnozZstvi AS v zavislosti na case, prolozené modelem pseudo-
prvniho (PFO) a pseudo-drukiého radu (PSO), pro testované materidly pri riiznych hodnotdach pH.

Nasledné byla ziskana data proloZzena pomoci modelu pseudo-prvniho a pseudo-
druhého tadu a byly zhodnoceny ziskané parametry a hodnota korela¢niho koeficientu
(R?) souvisejici s piesnosti prolozeni dat danym modelem, tj. jak model odpovida
naméfenym datim (Tab. 6). Nejvyssich hodnot dosahl korela¢ni koeficient pro data
popisujici sorpci As na Fe/FeS/BC pti pH 6 pro pseudo-druhy fad, kdy tato hodnota
dosahla 0,99. Nejméné piesny byl naopak model pro nZVI pii pH 7 pro pseudo-prvni
rad (0,87). Ve vSech ptipadech jsou kinetickd data Iépe popsana modelem pseudo-
druhého fadu. Z tohoto divodu byly porovnany pouze rychlostni konstanty (tj.
kvantitativni zhodnoceni rychlosti adsorpce) a adsorbované mnozstvi ziskané

z prolozeni dat timto modelem.
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Nejvyssi hodnota rychlostni konstanty byla pozorovana u materidlu nZVI pii
pfirozeném pH (2,39 min™t). U ostatnich materialéi a hodnot pH se pak tato hodnota
pohybovala v rozmezi 0,16-0,33 min. Z Tab. 6 je patrné, Ze hodnoty jsou znadné

variabilni a pfimo nekoreluji s materidlem s nejvyssi adsorpéni efektivitou za danych

wev

4

Nejvyssi hodnota adsorbovaného mnozstvi byla dosaZena u materialu Fe/FeS/BC.
V piipad¢ modelu pseudo-druhého fadu se vysledné hodnoty pohybovaly mezi 6,29—
7,56 mg/g. Nevyssi hodnoty byly pro Fe/FeS/BC pozorovany pti pH 6 a 7, naopak pti
ptirozeném pH hodnoty klesly primérné o 1 mg/g. Nejnizsi adsorbované mnozstvi
bylo pozorovano u materidlu nZVI/BC, kde se hodnoty pohybovaly od 1,44 do 3,59
mg/g, kdy tato maximalni hodnota byla dosazena pti pH 6 (jinak se hodnoty drzely pti
niz§i hranici). Vice As byl oproti nZVI/BC schopen v priméru naadsorbovat material
nZVI, coZ je dano i pomérove niz§im zastoupenim samotného nZVI (Fe je aktivni faze

pro adsorpci) na povrchu nZVI/BC.

Za danych podminek lze tedy pro kinetické experimenty zhodnotit, Ze nejvice
efektivnim materialem byl Fe/FeS/BC, a to zejména pii pH 6, kdy je sice rychlost
adsorpce pomérné nizké (1,03 min), avsak je schopen naadsorbovat vysoké mnoZstvi
As (7,56 mg/g) v porovnani s ostatnimi materialy ¢i hodnotami pH. Nejvhodnéjsim

modelem pro vSechna data je pak model pseudo-druhého tadu.
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Adsorbované mnozstvi (mg/g)

Tab. 6 Ziskané parametry pseudo-prvniho a pseudo-druhého radu — rychlostni konstanta (k), adsorbované
mnozstvi za danych podminek (q) a korelacni koeficient (R?)

As pH k (min') q (mg/g) R?
Pseudoprvni Fad
nZVI - 3,49 3,03 0,93
6 0,75 0,24 0,90
7 0,74 3,75 0,87
nZVI/BC - 0,22 1,26 0,89
6 0,46 3,25 0,93
7 0,22 1,43 0,88
Fe/FeS/BC - 1,42 5,70 0,95
6 1,03 6,71 0,96
7 0,94 6,42 0,94
Pseudodruhy iad k2 [g(mg/min)]
nzvi - 2,39 3,13 0,94
6 0,20 5,28 0,96
7 0,25 4,14 0,94
nZVI1/BC - 0,20 1,44 0,93
6 0,19 3,59 0,98
7 0,17 1,65 0,90
Fe/FeS/BC - 0,33 6,29 0,98
6 0,18 7,56 0,99
7 0,16 7,37 0,98

Z vysledku (viz Obr. 22) je patrné, Ze v ptipadé kinetickych experimentt s Sb byl
nejefektivngjsim materidlem Fe/FeS/BC, stejné jako v ptfipadé¢ adsorpcnich
experimentt s As. Nejvice (99,3 %) se adsorbovalo pii pH 6, coz rovnéz odpovida
experimentlim s As, tj. vyS$$i adsorpcni efektivita pfi niz§i hodnoté pH. Material nZVI
vychazi jako druhy nejefektivnéjs$i materidl (pramérny zachyt 15,5-33,8 %), zatimco

efektivita zachytu s vyuzitim nZVI/BC dosahovala primérné pouhych 10,2-25,4 %.

8 Tnawi Bav ° nzvise 1027 & TFesierse
7] = Prirozens pH 23.0%| 7] 254%| 7 v o . M H
* pHG 15.5% 12.0% . . : :
n
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5-- - -Model PSO 54 5
= [ ]
4+ 4
. . .
hd 34 . 3
L ]
'y A
A 24 . R A a 2
14" . - - .| 1 92.7%
. 99.3%
04 0 88.4%
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Obr. 22 Grafické znazornéni adsorbovaného mnozstvi Sb v zavislosti na case, prolozené modelem pseudo-
prvniho (PFO) a pseudo-druhého radu (PSO), pro testované materidaly pri riiznych hodnotdach pH.
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Ziskana data byla rovnéz prolozena pomoci modelu pseudo-prvniho a pseudo-
druhého tadu a byly zhodnoceny ziskané parametry a hodnota korela¢niho koeficientu
(R?) pro jednotlivé materialy a hodnoty pH (Tab. 7). Z hodnot korela¢nich koeficientd
je patrné, ze nejlepsiho proloZeni bylo dosazeno s vyuzitim obou modela u Fe/FeS/BC
pfi pfirozeném pH, kdy je prolozeni modely v podstaté totozné. V priméru byla data
rovnéz 1épe popsana pomoci modelu pseudo-druhého adu, avsak na rozdil od As byl

rozdil mezi jednotlivymi modely u vSech materiali minimalni.

Rychlostni konstanta u kinetickych experiment s Sb dosahovala nejvyssich
hodnot pro nZVI/BC pti pH 7. V porovnani s konstantami u nZVI a Fe/FeS/BC je tato
hodnota mnohem vyssi (u Fe/FeS/BC az o jeden az dva tady). Hodnoty pro Fe/FeS/BC
u modelu pseudo-druhého tadu jsou oproti hodnotam stejného materialu pro
experimenty s As 0 dva fady nizsi, ovSem pro model pseudo-prvniho fadu jsou tyto
hodnoty velmi podobné. Obecné lze u Sb pozorovat vSeobecné nizsi hodnoty této

konstanty pro pseudo-druhy tad.

Nejvyssi adsorbované mnozstvi za danych podminek bylo rovnéz pozorovano u
materidlu Fe/FeS/BC, kdy dosahlo maxima pfi pH 6 s vyuzitim modelu pseudo-
druhého fadu (14,6 mg/g). Stejné jako u experimenti s As byl schopen v priméru
naadsorbovat vice Sb material nZVI oproti nZVI/BC. Obecné bylo naadsorbovano
vice Sb pti pH 6, vyskytly se zde ov§em i vyjimky, napt. u nZVI bylo v ptipadé obou

modeld dosazeno vyssi efektivity pii pfirozeném pH.

Za danych podminek tedy pro kinetické experimenty s Sb vychazi jako nejvice
efektivni material Fe/FeS/BC pii pH 6, kdy data nejlépe odpovidaji modelu pseudo-
druhého fadu. Na druhou stranu je nutné zminit, Ze celkova rychlost adsorpce dosahuje
ve srovnani s ostatnimi materidly niz§ich hodnot, avSak adsorbované mnoZstvi je

vyrazné vyssi.
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Tab. 7 Dopliikova tabulka pro vypoctené parametry — rychlostni konstanta (k), maximalni adsorbované
mnozstvi za danych podminek (q) a korelacni koeficient (R?)

Sb pH K (min) q (mg/g) R?
Pseudoprvni iad
nzvi - 0,16 3,84 0,94
6 0,07 2,20 0,98
7 0,09 1,76 0,88
nZVI/BC - 0,11 0,62 0,72
6 0,18 3,11 0,99
7 0,26 1,57 0,92
Fe/FeS/BC - 0,19 6,78 0,99
6 0,14 9,19 0,99
7 0,12 7,45 0,88
Pseudodruhy iad k2 [g(mg/min)]
nzVvi - 0,05 4,32 0,97
6 0,03 2,68 0,99
7 0,06 1,99 0,92
nZVI/BC - 0,10 0,87 0,73
6 0,04 4,02 0,99
7 0,14 1,94 0,94
Fe/FeS/BC - 0,01 9,86 0,99
6 0,01 14,60 0,98
7 0,01 12,59 0,87

10.2.2 Analyza pevné faze

Z vysledkit SEM pro materidly po kinetickém experimentu s As a Sb bylo
pozorovano, ze u nZVI dochéazi k homogennimu rozlozeni As na jeho povrchu (viz
Obr. 23 a Tab. 8). Antimon byl pro tento material pod mezi detekce (pravdépodobné
z divodu homogenni distribuce v malém mnozstvi po celém povrchu materialu), ale

z vysledki (Obr. 18) je patrné, ze jeho jisté mnoZstvi bylo zachyceno.

Obr. 23 SEM analyza — material nZVI po Kinetickém experimentu (vlevo As, vpravo Sb)
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U materidlu nZVI/BC nebylo dle pfedpokladil z analyzy samotného materialu toto
homogenni rozlozeni pozorovano ani pro jeden z posuzovanych prvki. Na Obr. 24
jsou viditelna mista, ktera odpovidaji pouze ¢Cistému BC (1) bez As i Sb, jelikoz
efektivni slozka pro zachyt As/Sb je pravé Fe (nikoliv BC). Déle Ize pozorovat oblasti
s mén¢ oxidovanym povrchem (2), kde je patrné jisté zastoupeni As i Sb (viz Tab. 8)
a dale pak vice oxidovana mista (vyrazn¢ svétlejsi povrch), kde bylo zachyceno
vyznamné vice As a Sb. Na zaklad¢ téchto vysledkd Ize usoudit, Ze mira oxidace

materialu ma v ptipadé zachytu As a Sb na nZVI/BC velmi vyznamny vliv.

nZVI/BC

Obr. 24 SEM analyza — material nZVI po kinetickém experimentu (vlevo As, vpravo Sb) s oznacenymi body
merent
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U materialu Fe/FeS/BC (Obr. 25) bylo zjisténo, Ze material zachytil v jisté mife As
i Sb vSude na svém povrchu, jak jiz bylo avizovano ze samotné morfologie a
chemického sloZeni ptivodniho materialu. V oblastech s viditelné mensim povlakem
Fe na povrchu materialu (1) bylo rovnéz patrné mensi hm.% As i Sb. Dale lze
pozorovat mista s vétsim povlakem Fe (2), kde je rovnéz patrné vétsi hm.% As i Sb
(viz Tab. 8). U tohoto materialu ma tedy vliv i samotna mocnost Fe povlaku (v
porovnani s nZVI/BC, kde ma vliv hlavné oxidace — nebyl zde znatelny rozdil v Fe),

jelikoz s klesajici mocnosti povlaku klesa obsah O i Fe (a naopak).

Fe/FeS/BC O1 As Fe/FeS/BC

Obr. 25 SEM analyza — materidal FelFeSIBC po kinetickém experimentu (vlevo As, vpravo Sb) s 0znacenymi
body méreni
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Tab. 8 Kinetika As a Sb — analyza EDX (v hm.%) (hodnoty ziskané priimérem ze nékolika mereni a jejich

odchylka)
Material Bod* 0] Si Ca Fe S As Sb
nZVI (As) - 8,84+2,25 1,39+0,05 - 80,4+0,55 - 0,41+0,13 -
nZVI/BC (As) 1 3,95+0,36 0,20+0,02 0,70+0,37 5,89+0,88 0,29+0,04 - -
2 7,01+£2,84 1,15+0,03 0,26+0,04 63,5+1,75 - 0,95+0,57 -
3 22,0+6,30 1,24+0,20 0,45+0,07 54,4+2,80 - 530+1,43 -
Fe/FeS/BC (As) 1 13,1+2,54 0,47+0,00 - 36,3£5,23 11,2+1,02 0,62+0,00 +
2 20,0+£3,18 0,95+0,23 - 55,842,24 8,16+0,95 1,05+0,34 -
nZVI (Sb) - 10,4+2,96 1,91+1,06 - 81,9+43,96 - - < DL**
nZVI/BC (Sbh) 1 4,30+2,85 0,84+0,03 - 36,4+2,64 0,18+0,00 - -
2 492+0,29 0,99+0,18 - 56,6+0,31 - - 2,10+0,99
3 18,9+0,70 0,66+0,10 - 53,1+1,43 - - 7,24+0,71
Fe/FeS/BC (Sh) 1 11,942,143 0,24+0,10 - 36,7558 13,5+2,18 - 0,71+0,36
2 20,1£2,59 0,77+0,29 - 58,8+3,31 7,88+2,14 - 2,22+0,66

* body odpovidaji Obr. 23-25 ** pod detekénim limitem
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Intenzita (a.u.)

Intensity (a.u.)

Analyza XRD (Obr. 26 a 27) ukazala, ze vzorky nZVI a Fe/FeS/BC odpovidaji

vzorklim po aktivaci a pfi adsorpci tak nedochazi k zadnym zménam ve struktute

materidlii. U nZVI/BC bylo zjisténo totéz, ale je patrné, ze doslo k vyznamnému

snizeni pika, které odpovidaji oxidim/hydroxidim zeleza ve srovnani s ¢istym

materialem po aktivaci.

A A =ferit (a-Fe) ¥ = austenite (y-Fe) [ T = troilit (FeS)
|1ODD M = magnetit ‘1000 C = karbid Zeleza P = pyrhotin (FeS)
S = oxid kfemicity| G = grafit
JL o L 3 L = lepidokrokit R
2
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o
b
c
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Obr. 26 Zdznam XRD difraktogramu studovanych materialii po kinetickém experimentu s As. A: nZV1, B:
nZVI/BC, C: Fe/FeSIBC, linie 1: bez upravy pH, linie 2: pH 6, linie 3: pH 7
A a- = ferrit (u-Fe) B ¥ = austenit (y-Fe) c T = troilit (FeS)
1000 M = magnetit | 1000 C = Karbid Zeleza |2s0 P = pyrhotin (FeS)
S = oxid kiemicity| G =grafit
L = lepidokrokit
A J_3| 3
) 2| 2
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Obr. 27 Zaznam XRD difraktogramu studovanych materialii po kinetickém experimentu s Sh. A: nZVI, B: nZVI/BC, C:Fe/FeS/BC,
linie 1: bez upravy pH, linie 2: pH 6, linie 3: pH 7
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10.3 Rovnovazné experimenty

10.3.1 Analyza kapalné faze

Vysledky ziskané z rovnovaznych adsorpénich experimentl pro As jsou uvedeny
na Obr. 28 a parametry ziskané modelovanim dat pomoci Langmuirova a
Freundlichova modelu v Tab. 9. Pro zhodnoceni kvality prolozeni experimentalnich
dat bylo nezbytné analyzovat ziskané korela¢ni koeficienty pro jednotlivé modely, kdy
je patrné, ze pro nZVI/BC je vhodné&jsi model Freundlichiiv. Naopak pro nZVI a
Fe/FeS/BC bylo dosazeno lepsiho prolozeni s vyuzitim Langmuirova modelu. Pro
zhodnoceni efektivity materialii se nejcastéji pouziva konstanty gmax a K ziskané
z Langmuirova modelu. Z tohoto divodu byly tyto konstanty vyuzity i pro ucely
srovnani studovanych materiald. Na zakladé¢ hodnoty gqmax, kterd udava maximalni
mozné naadsorbované mnozstvi As pro dany materidl, je vidét, ze nejveétsi sorpéni
kapacitu ma material Fe/FeS/BC a dale pak nZVI. Jako nejméné efektivni se opét jevi
(stejné jako u kinetickych experimenttt) material nZVI/BC, pro ktery jsou hodnoty qmax
nékolikandsobn€ mensi nez pro ostatni materidly. Na zaklad¢ hodnoty K, kterd udava
afinitu (tj. miru ochoty latky navazat se na povrch) pro dany material, je patrné, Ze

cvwr

Vv piipad¢ nZVI/BC.
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Obr. 28 Graf koncentrace As v roztoku v zavislosti na adsorbovaném mnozstvi prolozené pomoci
Langmuirova a Freudlichova modelu.
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Tab. 9 Parametry nelinedrniho modelovani pomoci Langmuirova a Freundlichova modelu pro adsorpci As

As K1 (L/mg) (max (MQ/Q) R?
Langmuiriav model

nzvi 5,97 66,72 0,98
nZVI/BC 0,09 8,28 0,90
Fe/FeS/BC 31,09 100,20 0,94

Freundlichiv model n Kt [(mg/g)(L/mg)¥M
nzvi 4,48 28,72 0,95
nZVI/BC 5,01 2,93 0,99
Fe/FeS/BC 7,82 55,17 0,76

Vysledky ziskané z rovnovaznych adsorp¢nich experimentti pro As jsou uvedeny
na Obr. 29 a parametry ziskané modelovanim dat pomoci Langmuirova a
Freundlichova modelu v Tab. 10. Pro zhodnoceni kvality prolozeni experimentalnich
dat bylo rovnéz nezbytné analyzovat ziskané korela¢ni koeficienty pro jednotlivé
modely. Z vysledki je patrné, ze byla experimentalni data pro nZVI/BC a Fe/FeS/BC
1épe popsana pomoci Freundlichova modelu, naopak data popisujici adsorpci Sb na
ZVI lépe odpovidala Langmuirovu modelu. Je vsak patrné, ze v porovnani s As je
efektivita nZVI vyrazné snizena a témét odpovida nZVI/BC. Nejvyssi afinity bylo

rovnéz dosazeno v piipadé Fe/FeS/BC.
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Obr. 29 Graf koncentrace Sh v roztoku v zavislosti na adsorbovaném mnozstvi prolozené pomoci
Langmuirova a Freudlichova modelu
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Tab. 10 Parametry nelinedrniho modelovani pomoci Langmuirova a Freundlichova modelu pro adsorpci Sbh

Sb k (L/mg) Omax (Mg/g) R?
Langmuiriv model

nzvi 0,01 17,85 1,00
nZVI/BC 0,02 10,86 0,96
Fe/FeS/BC 0,84 50,80 0,92

Freundlichév model n Ks [(mg g-1)(L/mg)¥"]
nzvi 1,59 0,32 0,98
nZVI/BC 2,75 1,24 0,99
Fe/FeS/BC 5,25 20,67 0,98

10.3.2 Analyza pevné faze

Analyza pevné faze materidli po rovnovdzném adsorpénim experimentu byla
stejn€ jako u kinetickych experimenti provedena pomoci SEM/EDX a XRD. Byly
studovany vzdy dvé koncentrace, a to 0,002 M a 0,004 M pro zhodnoceni moznych
dalsich vlivii na adsorpci vlivem rozdilnych koncentraci (napi. precipitace). Pro
koncentraci 0,002 M u nZV1 (Obr. 30, Tab. 11) je patrné homogenni rozloZeni (stejné
jako v ptipadé kinetickych experimenttl) pro As i Sb. Totéz plati i pro koncentraci
0,004 M v pripad¢ Sb. Avsak v pripad¢ vyssi koncentrace As dochazelo na povrchu
nZVI ke vzniku srazenin Fe-As (viz detail na Obr. 30 vlevo dole), kde bylo vyrazné
vétsi mnozstvi As ve srovnani se zbytkem materialu. Identifikace vzniklych precipitata

byla dale provedena pomoci XRD.

T p'm,
—— IVZOT 0,002 M

As wzvi

1ZOT 0,004 M 100um- 1700, 004,

Obr. 30 SEM analyza — material nZNI po rovnovdzném experimentu S As a Sb (nahore ¢c=0,002 M, dole
¢=0,004 M, vlevo As, vpravo Sb) s oznacenymi body méreni a detailem
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V ptipad¢ materialu nZVI/BC (viz Obr. 31) neni patrné homogenni rozlozeni u
zadné koncentrace ani pro jeden z vybranych prvka (stejné jako u kinetickych
experimentt s NZVI/BC). U tohoto materialu bylo navic nezbytné vyhodnotit métené
body (1) a (2) (Tab. 11) dohromady z divodu, ze nebylo mozné detekovat samotny
BC a ziskané vysledky tak byly ovlivnéné okolim (vys$si vyskyt Fe, nez by tomu bylo
pro samotny BC). V piipad¢ koncentrace 0,002 M je rovnéz patrny vyskyt svétlejSich
bodu pro As s vy$sim obsahem Fe (3) (viz. Tab. 11). Nebyl zde vSak pozorovan vznik
srazenin. U koncentrace 0,004 M vSak doslo stejné jako v piipadé samotného nZVI u
As pii vyssi koncentraci ke vzniku srazeniny (viz detail na Obr. 31 vlevo dole).

Vzniklé precipitaty byly dale analyzovany pomoci XRD.

<% .‘ 2
G T
1ZOT 0,002 M 100um  1707.0,002 M

SDAS % :
1ZOT 0,004 M KM ZoT o,opa M

Obr. 31 SEM analyza — material nZN'/BC po rovnovazném experimentu S As a Sb (nahore ¢=0,002 M, dole
€=0,004 M, vlevo As, vpravo Sb) s oznacenymi body méreni a detailem
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U materialu Fe/FeS/BC (Obr. 32) bylo pozorovano nehomogenni rozlozeni, které
odpovidalo vysledkiim ziskanym v piipad¢ kinetickych experimenti. Navic zde nebyl

patrny vznik zddnych srazenin.

Fe/FeS/BC As  fefFeS/BC

1ZOT 0,002 M 100pm |17670,002 M

Fe/FeS/BC As Eg/geyBC
2

I1ZOT 0,004 M 100um '|ZOT 0,004 M
et

Obr. 32 SEM analyza — material FelFeSIBC po rovnovazném experimentu s As a Sb (nahore ¢=0,002 M,
dole ¢=0,004 M, vlevo As, vpravo Sb) s oznacenymi body méreni a detailem
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Tab. 11 analyza EDX pro materialy po rovnovaznych experimentech (v hm.%)

Material Bod* O Si Ca Fe S As Sb
0,002 M
nzZVI (As) - 12,4+1,61 1,05+0,15 - 70,0£3,52 - 5,63+1,76 -
nZVI1/BC (As) 1 3,95+0,36 0,20+0,02 0,70+0,37 5,89+0,88 0,29+0,04 - -
2 7,50+1,81 1,51+0,17 - 61,7+1,65 - 1,11+0,31 -
3 33,2+2,23 0,41+0,06 - 58,7+1,54 - 1,59+0,16 -
4 (detail) 20,9 1,08 - 66,1 - 6,44 -
Fe/FeS/BC (As) 1 15,8+2,47 - - 38,5+1,20 14,1+2,26 1,37+0,28 -
2 20,8+4,55 0,54+0,24 - 47,1304 7,31£1,76 8,70+1,82 -
nZVI (Sb) - 7,78+1,81 1,37+0,14 - 78,1+0,95 - - 0,57+0,09
nZVI/BC (Sh) 1 3,11+1,65 0,55+0,10 - 16,9+2,42 0,34+0,00 - 0,95+0,00
2 7,64+0,00 1,54+0,00 - 60,9+0,00 - - 6,50+0,00
3 17,1+#4,15 0,72+0,07 - 48,6+2,27 - - 18,6+1,46
Fe/FeS/BC (Sh) 1 21,6+3,38 0,49+0,19 - 50,8+48,98 7,11+3,07 - 7,38+1,15
2 21,8+2,65 0,43+0,15 - 48,1£2,43 5,75+2,23 - 13,4+0,74
0,004 M
nZV1 (As) 1 33,2+1,66 0,68+0,06 - 4584457 - 13,8+1,97 -
2 (detail) 35,5 0,61 - 35,3 - 23,5 -
nZVI1/BC (As) la2 17,742,03 0,64+0,19 0,36+0,01 25,6+0,60 - 14,5+2,03 -
3 27,8+4,87 0,32+0,03 - 31,2+£1,70 - 21,1£1,65 -
4 (detail) 323 - - 31,2 - 27,3 -
Fe/FeS/BC (As) 1 11,2+3,39 - - 30,5+1,01 14,0+1,31 0,75+0,28 -
2 16,5+2,90 0,59+0,10 - 52,3£7,06 6,30+1,00 11,6+3,09 -
nZVI (Sh) - 7,3440,93 1,42+0,25 - 79,5+1,55 - - 1,04+0,25
nZVI1/BC (Sh) la2 6,84+1,92 1,19+0,28 - 47,8+£3,77 0,17+0,00 - 3,03t0,41
3 11,0+45,48 0,65+0,17 - 49,5645,93 - - 19,9+1,46
Fe/FeS/BC (Sb) 1 15,0+44,94 0,25+0,09 - 40,046,48 12,7+4,96 - 5,59+1,47
2 20,8+2,45 0,49+0,29 - 46,945,89 8,36+3,11 - 14,3+£3,92

* body odpovidaji obr.30-32

64



Intenzita (a.u.)

Pfi vyhodnocovani vysledki rovnovaznych experimenti z XRD analyzy (Obr. 33)
je patrné, ze u nZVI vedla vyssi koncentrace As k vyraznému snizeni linii odpovidajici
a-Fe, ale také k vytvoreni novych linii, které odpovidaji riznym arseni¢nantim na bazi
Fe (Obr. 34A). Diky piekryvu linii a amorfnimu charakteru nékterych vzniklych fazi
je zaznam V téchto mistech znacné zaSumeény, bylo v§ak mozné analyzovat jednotlivé
vzniklé faze. Pfi niz§ich koncentracich As nejsou jiz zadné zmeény v liniich patrné.
Zmény v liniich pfi vys$si koncentraci As lze pozorovat i u nZVI/BC, a to predevsim
snizeni linii odpovidajici a-Fe a y-Fe a dale vyskyt novych linii odpovidajici riznym
arseni¢naniim na bazi Fe. Zde vsak nelze z divodu zna¢n¢ amorfniho charakteru
jednoznaéné urcit jednotlivé faze (viz Obr. 34B). Lze vSak ptfedpokladat, ze se bude
jednat o stejné faze jako v ptipadé nZVI. Material Fe/FeS/BC nevykazoval zadné
zmény v porovnani se vzorkem po aktivaci (viz Obr. 22), coz potvrzuje vysledky

ziskané pomoci SEM/EDX analyzy.

3
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A o = ferite (a-Fe) B v = austenit (y-Fe) c L = lepidokrokit
1000 M = magnetit |1000 C = karbid Zeleza 250 T =troilit (FeS)
S = oxid kfemicity| G = grafit P = pyrhotin (FeS)
4 4 3
J F = arsenat Zeleza
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Obr. 33 Zdznam difraktogramu XRD analyzy po rovnovizném experimentu s As a Sh. A: nZVI, B: nZVI/BC,
C: Fe/FeS/BC, 1.linie koncentrace 0.002 M As, 2.linie koncentrace 0.004 M As, 3.linie koncentrace 0.002 M Sb,
4 linie koncentrace 0.004 M Sb

F = ferrisymplesit A |12.5 B
S = schneiderhoehnit A'\ A F
A = angelellit Fls Sy A F F
[ FA Is
[} i 1

Intenzita (a.u.)

Obr. 34 Zaznam difraktogramu XRD analyzy po rovnovdzném experimentu s As a Sb. A: Detail zaznamu pro
nZV1 s As, B: Detail zaznamu pro nZVI/BC s As
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10.4 Experiment s dilnimi vodami

V ramci experimentu s diilnimi vodami byly pro jednotlivé odebrané vzorky vod
pfimo na misté a v ¢ase odbéru zméteny hodnoty parametra pH, Eh a EC, které jsou
uvedeny v Tab. 12. Hodnoty naméfené ve dvou reakénich ¢asech po interakci se
sorbenty (v pfipadé kontrolniho vzorku bez sorbentu) jsou uvedeny v Tab. 13, a to v
¢ase T1 (pro vody, které byly tfepany tyden) a T2 (pro vody, které byly ttepany 10
tydnd). Po srovnani hodnot pH jsou patrné vyznamné rozdily mezi jednotlivymi
sorbenty a kontrolou a rtizna odezva pH v zavislosti na ¢ase. Vzorky vod z Okrového
pole vykazovaly nejstabilngj$i hodnoty v Case, zatimco u vzorkt vod ze Stoly ve
Smolniku a Stoly Agnes byly zmény pH v ¢ase vyznamnéj$i. Vyznamné snizeni pH
v ¢ase T2 oproti T1 lze pozorovat u vod ze Stoly ve Smolniku, a to v piipade
kontrolnich vzorka (Tab. 13) i mezi vodou odebranou piimo na misté (Tab. 12) a po
aplikaci sorbentti (Tab. 13). V pfipad¢ vod ze Stoly Agnes doslo ke snizeni pH
V porovnani s vodou odebranou piimo na misté pouze v piipad¢ kontroly a materidlu
BC (u téchto vod je patrny opétovny nartst pH v €ase T2). Po aplikaci sorbentli nZVI,
nZVI/BC a Fe/FeS/BC se pH zvysilo v ase T1, avSak nasledné doslo k jeho
opétovnému snizeni v ¢ase T2. Podobnych vysledkt bylo dosazeno i v piipad¢ vod z
Okrového pole (s vyjimkou BC, kdy doslo v ¢ase T2 ke zvyseni pH, a nZVI, kdy doslo
v ¢ase T1 ke snizeni pH), kde navic nebyly patrné témét zadné rozdily mezi kontrolou
v ¢asech T1 a T2. Nejvyraznéjsich zmén v ¢asech T1 a T2 bylo dosazeno u nZVI/BC
(z 6,64 na 2,75) a Fe/FeS/BC (z 6,31 na 3,53) pro vodu ze Stoly ve Smolniku a nZVI
(z 9,17 na 6,39) pro vodu ze Stoly Agnes. Nejvyznamné&jsi narist Eh v ¢ase byl pak
pozorovan u nZVI/BC ve v8e vodach, nZVI ve vodé ze Stoly Agnes a Smolniku a
Fe/FeS/BC ve vodé ze Smolniku. V ptipadé vod ze Stoly Agnes a Smolnik je patrna
zavislost pH a Eh, kde pH negativné koreluje s Eh (r=-0,93 az -0,99). Hodnoty EC se
s vyjimkou vzork ze Smolniku vyrazné neméni. V Tab. 14 jsou uvedené hodnoty
koncentraci jednotlivych prvkl pro vody odebrané piimo v terénu, kde je patrné, ze
nevyssi obsah As je na lokalité Agnes a nejvice Sb na lokalit¢ Smolnik. U lokality
Smolnik jsou také pozorovany velmi vysoké hodnoty SO42, Mn, Fe a Al oproti Agnes
a Okrovému poli. Pro srovnani efektivity jednotlivych materialti bylo v nasledujicich
kapitolach nezbytné zhodnotit kazdou lokalitu zvlast’ s ohledem na variabilitu jejich

sloZeni.
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Tab. 12 Vybrané parametry mérené pri odebirani vzorkii

pH Eh(mV) EC EC

Stola Agnes 6,5 215 652 uS/cm
Okrové pole 8 448 560 uS/cm
Smolnik 43 484 2,57 uS/cm

Tab. 13 Namerené hodnoty redalnych vod ze Slovenska ve dvou reakcnich casech (T1, T2)
(hodnoty Eh prepoctené vzhledem k referencni elektrode)

T1 pH Eh EC T2 pH Eh EC
Stola Agnes uS/cm uS/cm
BC 6,23 351 574 7,01 470 572
nZVI1-BC 7,73 -199 627 6,41 502 600
Fe/FeS/BC 7,57 25 639 6,52 255 582
nzZvi 9,17 -251 515 6,39 148 596
Kontrola 6,14 371 564 6,97 437 562
OKrové pole uS/cm uS/cm
BC 7,73 332 572 75 433 578
nZVI-BC 8,91 -261 496 8,1 424 562
Fe/FeS/BC 8,32 111 521 6,96 448 574
nZVvi 7,32 336 549 7,45 466 548
Kontrola 7,71 403 569 7,71 455 568
Smolnik mS/cm mS/cm
BC 2,91 643 2,85 2,43 823 3,57
nZVI-BC 6,64 -257 2,56 2,75 585 3,04
Fe/FeS/BC 6,31 -175 2,66 3,53 467 2,69
nzVI 7,37 -288 2,59 5,68 167 2,64
Kontrola 3,51 541 2,64 2,5 745 3,31

Tab. 14 Vysledky pro pivodni vody (mg/l) (hodnoty ziskané priimérem ze dvou méreni a jejich odchylka)

Al As Fe Mn Sb S04 DOC TC

Agnes 0,01+£0,01 2,50+0,03 34,6+0,43 1,74+0,00 0,29+0,03 204+6,55 46,1+£2,52 61,64+2,30
Okrové pole 0,00+0,00 0,03+0,00 0,01+0,00 0,02+0,00 0,46+0,01 207+3,23 66,4+19,9 82,7+19,0
Smolnik 34,6+0,22 0,04+0,01 237+3,89 20,7+0,09 0,69+0,06 1661+17,3 60,9+5,01 61,0+5,81
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As (mg/L)

2,04
1,84
1,6
1,44
1,24
1,04
0,8
0,6
0,4+
0,24

0,0

10.4.1 Zachyt As z dilnich vod

Na Obr. 35 jsou uvedeny grafy popisujici obsah As v zavislosti na lokalité, ¢ase a
pouzitém materialu. Z téchto grafi je patrné, Ze v pripad¢ vody ze Stoly Agnes jiz
samotna filtrace zachytila relativné velké mnozstvi As (pro T1 byl zaznamenam pokles
2 0,59 mg/l na 0,03 mg/l a pro T2 z 1,78 mg/1 na 0,33 mg/1), zatimco V ptipadé vod z
okrového pole a ze §toly ve Smolniku byl vliv filtrace zanedbatelny. V ptipadé vod ze
Stoly Agnes se jako nejméné efektivni material jevil nZVI/BC (0,02 mg/l pro T1
s narastem na 0,05 pro T2) a naopak jako nejefektivnéjsi nZVI (0,002 mg/l pro T1 a
0,01 pro T2). Dale je patrné, ze pro material Fe/FeS/BC byla dulezita reakéni doba,
kdy hodnoty As Kklesly v ¢ase z 0,03 mg/l na 0,001 mg/l. Nicméné vSechny sorbenty
se v ¢ase 10 tydnu ukazaly jako G¢inné v porovnani s kontrolou. Pro vody z Okrového
pole je jasné viditelné, ze ucinnost BC je srovnatelna s uc¢inkem filtrace (0,03 mg/l). U
ostatnich materiald byla G¢innost vyrovnana, avsak bylo pozorovano, ze se vlivem
delsiho reakéniho Casu efektivita zachytu As mirné snizuje. V piipadé vod z lokality
Smolnik byl jako nejméné efektivni material vyhodnocen BC a ostatni materialy byly
stejné jako u lokality Okrové pole srovnatelné. V piipadé kontrolniho vzorku pro

Okrové pole doslo k vyznamnému poklesu koncentrace As v Case.

STOLA AGNES OKROVE POLE SMOLNIK
0,04 ]
7 [sc , - 0,035 N
2 [_InzviBC 77 0,030+ -
/ | |Fe/Fes/BC
21 |n;\f‘|e 7 0,025
[ |kontrol Z ]
]—lnz%l::iané 0,020
7 1 tyden 0,015
Y2220 tydni
’* 7 o,omk
% 0,005 _
= ; 0,000 12 % 7| _? Z

Obr. 35 Koncentrace As v roztoku po interakci s jednotlivymi sorbenty v ¢ase T1 (1 tyden) a T2 (10 tydnii)
pro vybrané lokality (priimér +smérodatnd odchylka).
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10.4.2 Zachyt Sb z dilnich vod

Na Obr. 36 jsou uvedeny grafy popisujici obsah Sb v zavislosti na lokalité, ¢ase a
pouzitém materialu. Stejné jako u As je i u Sb v piipadé vod ze Stoly Agnes patrny
silny vliv filtrace. Vzhledem k tomu, Ze i vzorky se sorbenty byly filtrované, tak zde
hraje vyznamnou roli pro zachyt téchto prvkl rovnéz samotna filtrace, nasledny vliv
sorbentil je spiSe dodatkovy. Jako hlavni zpiisob sorpéniho procesu pro tuto lokalitu
1ze povazovat samotnou precipitaci S dostupnymi prvky v pavodnim roztoku (tj. Fe).
I pies tento fakt je v§ak mozné fici, ze Fe/FeS/BC byl nejefektivnéjsi, a to s Gtéinnosti
zachytu Sb v ¢ase T2 100 %, zatimco jako nejméné efektivni byl nZVI/BC, kde doslo
k vyznamnému sniZeni u¢innosti v ¢ase (koncentrace Sb v roztoku 0,01 mg/l pro T1 a
0,2 mg/l pro T2). Podobny trend (tj. mensi zachyt na material) v ¢ase T2 byl
zaznamenan u vSech variant kromé Fe/FeS/BC. U vod z Okrového pole jiz neni vliv
filtrace zasadni, tudiz na vyvoj koncentrace Sb maji prevazny vliv samotné materialy.
Nejucinnéjsim byl i v tomto piipadé Fe/FeS/BC, ato v obou reakénich ¢asech, Naopak
Vv ptipadé nZVI doslo v ¢ase 10 tydnd k vyznamné mobilizaci Sb (1,04 mg/l) oproti
reakci po jednomu tydnu (0,01 mg/l). Vysledky BC (0,43 mg/l) jsou srovnatelné
s filtrovanym (0,46 mg/l) a kontrolnim roztokem (0,44 mg/l). Lokalita Smolnik
nevykazovala zadné vyznamné rozdily v materidlech, zatimco ¢as reakce byl

rozhodujici faktor. Spolu s dobou interakce se snizilo i mnozstvi Sb, které ztstalo

v roztoku.
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Obr. 36 Koncentrace Sbh v roztoku po interakci s jednotlivymi sorbenty v ¢ase T1 (1 tyden) a T2 (10 tydnii)
pro vybrané lokality (priimér £ smérodatna odchylka).
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10.4.3 Vyvoj koncentraci Fe

Dalsim prvkem, jehoz koncentrace byly vyhodnocovany z hlediska stability
pouzitych materiald, ale i mozného vlivu samotné precipitace na zachyt kontaminantu,
je Fe (Obr. 37). U lokality Smolnik je viditelné, ze u Fe/FeS/BC, nZVI/BC a nZVI
doSlo k narGstu Fe vroztoku oproti kontrole. Tento jev miize byt zplGsoben
uvolnovanim Fe z pouzitych materiald do roztoku vlivem vyznamné niz$iho
pocatecniho pH téchto vod. Je nutné také podotknout, Zze koncentrace Fe na lokalité
Smolnik jsou fadove vyssi (237 mg/l) nez u vod ze Stoly Agnes (34,6 mg/l) a Okrového
pole (0,01 mg/l). Z vyvoje v Case je patrné, ze v piipadé vod ze Stoly Agnes doslo ve
vSech variantach k poklesu Fe, a to pravdépodobné z divodu rychlého srazeni
mineralnich fazi Fe. U Okrového pole jsou viditelné zmény pouze u materiali
nZVI/BC a Fe/FeS/BC, coz muize byt zpisobeno, stejné jako u vysledkd z vod z

lokality Smolnik, uvoliiovanim Fe z materiala.
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Obr. 37 Koncentrace Fe v roztoku po interakci s jednotlivymi sorbenty v ¢ase T1 (1 tyden) a T2 (10 tydnit)
pro vybrané lokality (primér +smérodatna odchylka).
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10.4.4 Vyvoj koncentraci Mn

Dalsi pozorovanym prvkem v ramci této prace byl Mn (Obr. 38). Z vysledki je
patrné, ze na rozdil od As, Sb nebo Fe nebyl Mn zachycen pii filtraci. U vody z lokality
Smolnik nebyl pozorovan zadny vliv pouzitych materiali na chovani Mn (kromé
malého snizeni u nZVI T2). V ptipadé Stoly Agnes a Okrového pole je nutné
poznamenat, ze pocatecni koncentrace jsou fadoveé nizsi nez na Smolniku. U téchto
dvou lokalit se vyslednd koncentrace Mn Vv roztoku méni v zavislosti na pouzitém
materidlu, pfipadné na ¢ase. Nejvetsi vliv maji sorbenty s obsahem elementarniho Fe

(t]. nZVI-BC, Fe/FeS/BC a nZVI), tedy materialy s redukénimi vlastnostmi.
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Obr. 38 Koncentrace Mn v roztoku po interakci s jednotlivymi sorbenty v ¢ase T1 (1 tyden) a T2 (10 tydnut)
pro vybrané lokality (priumeér +smérodatna odchylka).
10.4.5 Vyvoj koncentraci Al
Hlinik je dalS$im prvkem, ktery by mohl mit vliv na sorp¢ni procesy v testovanych
vodach (Obr. 39). Zde je zajimava lokalita Smolnik, kde se na rozdil od ostatnich
lokalit vyskytuje mnohem vétsi koncentrace Al. V piipadé téchto vod vsechny
materidly obsahujici Fe ve své struktufe zplsobily sniZzeni koncentraci Al
s nejvyraznéjs$im poklesem v ¢ase T1. Biochar nemél na chovani Al zadny vyrazny
vliv. V piipadé vod ze $toly Agnes a z lokality Okrové pole nebyly zaznamenany
vyznamné rozdily v zavislosti na pouzitém materialu, pouze v €ase byly koncentrace
Vv roztoku vyssi pro T2.
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Obr. 39 Koncentrace Al v roztoku po interakci s jednotlivymi sorbenty v case T1 (1 tyden) a T2 (10 tydnii)
pro vwbrané lokality (primér £ smérodatna odchylka.
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10.4.6 Vyvoj koncentraci SO4*

Vzhledem k vysoké koncentraci siranti jako hlavniho aniontu ve vSech testovanych

vodach, byly také anionty SO4?" kvantitativné vyhodnoceny s ohledem na jednotlivé

materialy, lokality a ¢asy (Obr. 40). Zde je vidét, Ze jednotlivé vody maji rozdilné

absolutni hodnoty, avSak samotné materialy, filtrace nebo ¢as koncentrace téchto

sirantl vyrazné neovlivnily.
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Obr. 40 Koncentrace SO4% v roztoku po interakci s jednotlivymi sorbenty v ¢ase T1 (1 tyden) a T2 (10 tydnii) pro vybrané
lokality (priimer +smérodatna odchylka)
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10.4.7 Vyvoj koncentraci DOC a DIC

Po experimentu byly sledovany i zmény v koncentracich organického (Obr. 41) a
anorganického (Obr. 42) uhliku. V piipadé DOC doslo ve vSech variantach k poklesu
koncentraci v Case. V piipadé DIC byl trend jiny, kdy byly vyznamné zmény
pozorovany pouze u lokality Okrové pole v ¢ase T1 u materiald nZVI/BC a Fe-
FeS/BC, kdy doslo k poklesu koncentraci DIC oproti kontrole a BC. Hodnoty DIC pro

lokalitu Smolnik nejsou uvedeny, jelikoz hodnoty byly pod detekénim limitem.

140 STOLA AGNES 120 OKROVE POLE 100+ SMOLNIK
120 1 . [ |BC | B} ,
[ Jnzviec =~ 190 : 80 o 1
100+ T [[TFelFesBC| 4 ]
80| 1 [ |nzvi = l 60
[ Jkontrola 60
50 ‘ [ Inefiltrovana 40/
1 tyden 40 .
40 ZE
201 20 201
0 I}/\ 0 - | = ; : } 0 F o',

Obr. 41 Koncentrace rozpusténého organického uhliku ve vodé po interakci s jednotlivymi sorbenty v case
T1 (1 tyden) a T2 (10 tydnii) pro vybrané lokality (primér +smeérodatna odchylka).
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Obr. 42 Koncentrace anorganického uhliku ve vodé po interakci s jednotlivymi sorbenty v case T1 (I tyden)
a T2 (10 tydnii) pro vybrané lokality (priimér +smérodatna odchylka).
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10.4.8 Analyza pevné faze

Analyza pevné faze materialli po experimentu byla stejn¢ jako u kinetickych a
rovnovaznych adsorpénich experimenti provedena pomoci SEM/EDX a XRD. Na
Obr. 43 jsou vyobrazeny vybrané vzorky pro lokalitu Agnes. U BC pro T1 (Obr. 43
vlevo nahote, bod 1) se vytvorily krystalky nové vytvofenych mineralnich fazi
s obsahem Fe a As (Tab. 15), coz znamena ze nedochazi pouze k sorpci kontaminantti
na material, ale hlavnim mechanismem zachytu kontaminantti je srazeni hydroxida Fe
a As piimo Vv roztoku. To potvrzuji i vysledky piefiltrovaného kontrolniho vzorku
v ¢ase T1 (Obr. 43 vpravo nahoie), kde tato srazenina obsahuje 35,9 hm.% Fe, 2,31
hm.% As a 0,39 hm.% (Tab. 15). To je patrné i u detailu 2 pro BC v ¢ase T1, kde bylo
zjisténo 4,19 hm.% As (Tab. 15). Pro nZVI/BC v ¢ase T2 (Obr. 43 vlevo dole) byly
misto bodovych analyz provedeny analyzy ploch z divodu povahy nanocéstic Fe.
Vysledky EDX koncentraci As jsou pro tento material velmi nizké (<0,5 hm.%) avsak
to miize byt zptisobeno plosnou distribuci As na casticich Fe. Tomu by odpovidaly i
vysledky analyzy kapalné faze (viz. kapitola 10.4.1), kde se pravé tento material pro
tuto lokalitu jevi jako nejefektivnéjsi. U materialu Fe/FeS/BC (Obr. 43 vpravo dole)
byl zaznamenan zachyt As v porech BC (bod 1), ke kterému doslo v diisledku oxidace
Fe samotného materidlu. Zde doslo tedy také stejné jako u BC k vytvoreni novych
oxidl Fe obsahujici As. V bodé¢ 2 byla provedena analyza samotného BC, kde se vSak
As ani Sb nevyskytly (Tab. 15).

Obr. 43 SEM analyza, lokalita Agnes
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Na Obr. 44 jsou vyobrazeny vybrané vzorky pro lokalitu Okrové pole. Vlevo
nahote je zobrazen BC v ¢ase T1, kde bylo stejn¢ jako u lokality Agnes patrné
vytvoreni novych mineralnich fazi, ¢imz se opét potvrzuje ze hlavnim mechanismem
neni sorpce na BC, ale sraZeni kontaminantl s Fe ¢i sorpce na oxyhydroxidy Fe. Na
kontrolnim piefiltrovaném vzorku v ¢ase T1 (Obr. 44 vpravo nahoie) jsou stejné jako
u BC v Tl pro Agnes obsazeny faze Fe, ale také se zde vyskytuji silikaty. To je
zpusobeno tim, ze tato dalni voda protéka Okrovym polem, kde ji obohacuje. Mimo
tyto faze je zde v bod¢ 1 (kontrolni vzorek) patrna castice, kterd svym slozenim
odpovida antimonitu (Tab. 15). | vtomto kontrolnim vzorku jsou opét patrné
srazeniny, které vznikaji pfimo srazenim oxidd Fe vroztoku a zachytavaji
kontaminanty (kontrola T1 bod 2 - Tab. 15). Na materialu BC v ¢ase T2 (Obr. 44 vlevo
dole) se vyskytly srazeniny s vysokym obsahem Mn (v ¢ase T1 na stejném materialu
tento vyskyt pozorovan nebyl). Doslo tedy k vytvotreni mineralnich fazi Mn, na které
se dale vazou kontaminanty — v bod¢ 1 se jedna o Zn (3,68 hm.%), Pb (1,04 hm.%) a
Sb (0,52 hm.%) (Tab. 15). Tento vyskyt odpovida i vysledkim analyzy kapalné faze
kde doslo u BC v ¢ase T2 k vyraznému snizeni koncentrace Mn ve vod¢ oproti T1.
Stejné kontaminanty véetné As byly zachyceny i v bodé 2. Zde se vSak nejednd o
mineralni faze Mn, nybrz opét o srazeninu Fe oxyhydroxidt (Tab. 15). Na plose 3 byla
provedena analyza plochy BC bez zndmek sraZenin, kde nebyl prokdzan vyskyt
kontaminanti. Pro material Fe/FeS/BC v ¢ase T2 jsou patrné pouze Casteéné
zoxidované ¢astice bez obsahu As ¢i Sb (Obr. 44 vpravo dole). Pravé tim, ze Castice
nejsou plné zoxidované nemohlo dojit k zachytu kontaminantd (tak jako naptiklad u
Fe/FeS/BC v case T2 pro lokalitu Agnes). V bod¢ 2 byla prokazana piitomnost Fe
(14,7 hm.%) a S (25,4 hm.%). Obsahem S tedy odpovida vysledkiim studia samotnych
materiall, zatimco u Fe doSlo k poklesu (kapitola 10.1). Ve vzorcich z této lokality
nebyl jiny mimo vyse zminéné, ve kterém by byl detekovan As nebo Sb. To muze byt
zpusobené jiz zminénou plosnou distribuci kontaminantu na materialu s obsahem
nanocastic Fe ¢i piipadnym ,,maskovanim® tzv. chemického kontrastu, respektive

N4

materialy vZdy obsahuji relativné tézké Fe.
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Obr. 44 SEM analyza, lokalita Okrové pole
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Na Obr. 45 jsou vyobrazeny vybrané vzorky pro lokalitu Smolnik. Vlevo nahoie
je zobrazen BC v ¢ase T1, kde je vbod¢ 1 vyrazna castice, ktera obsahuje vysoké
mnozstvi As (14,5 hm.%). Vysledky kapalné faze vSak nenaznacuji vyznamny tibytek
As z roztoku (kapitola 10.4.1) a tato ¢astice tak mtze byt pouze nahodna. V bod¢ 2
byla provedena analyza samotného BC kde nebyl zjistén obsah kontaminanti stejné
jako u jinych lokalit. Stejné jako u lokality Agnes byla i zde pro nZVI v Case Tl1
(Obr. 45 vpravo nahote) provedena namisto bodové analyzy analyza plosna. Obsah As
je zde sice nizky (0,1 hm.%), avSak opét vzhledem k povaze ¢astic je mozné, Ze se
jedna o plosnou distribuci As na materialu, ¢imz je snizena detekovatelnost pfi analyze
¢emuz nasveédcuji 1 vysledky kapalné faze kde doslo ke snizeni obsahu As v roztoku
oproti pivodnim koncentracim (kapitola 10.4.1). Na kontrolnim pfefiltrovaném
vzorku v ¢ase T2 (Obr. 45 vpravo dole) jsou viditelné srazeniny zachycené na filtru
s obsahem Fe fazi (56,2 hm.%) a S (4,58 hm.%). V porovnani s vysledky analyzy
kapalné faze je vSak patrny pokles As i Sb pro kontrolu v ¢ase T2. U materidlu
nZVI/BC jsou pak patrné zoxidované Castice Fe (svétlejsi body). Dale je zde vidét
odli$nd struktura BC oproti ostatnim vzorkiim. Tato zména miize byt zplsobena

dlouhodobou interakci materialu s kyselou vodou (pH 2,75).

Obr. 45 SEM analyza lokalita Smolnik
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Tab.15 Analyza EDX pro vybrané vzorky (v hm.%)

Material Bod* O Mg Al Si S K Ca Mn Fe Zn As Sb Pb
Agnes
BC (T1) 1 22,8 2,59 0,44 0,81 49,8 3,19 0,40
2 24,7 169 0,16 1,07 52,9 4,19 2,37
Kontrola (T1) plocha 1 32,7 1,27 0,19 0,30 36,0 231 0,39
nZV1 (T2) plocha 1 323 032 050 584 096 0,54 48,5 0,51
Fe/FeS/BC (T2) 1 27,1 0,11 1,10 1,08 60,2 0,20
2 13,4 0,25 16,1 31,2
Okrové pole
BC (T1) 1 30,8 080 425 017 013 1,74 043 483 144 287 0,79 0,26
Kontrola (T1) 1 6,35 126 1,75 221 043 0,85 61,5
2 35,1 1,19 482 017 039 1,05 470 1,12 1,70 0,71
BC (T2) 1 291 091 053 027 014 012 261 326 3,68 0,52 1,04
2 343 0,72 424 646 0,70 129 2,65 345 074 125 0,71 0,66
plocha 3 2,71 0,08 0,05 0,07 0,54
Fe/FeS/BC (T2) plocha 1 517 019 012 0,60 225 0,29 34,3
plocha 2 7,67 0,10 0,29 254 0,20 14,7
Smolnik
BC (T1) 1 21,9 082 0,12 1,28 46,1 14,5
2 12,9 0,10 0,13 1,29 0,40 14,8
nZV1 (T1) plocha 1 31,2 008 184 209 158 529 0,30 0,10
Kontrola (T2) plocha 1 30,6 0,05 0,12 4,58 0,08 56,0
nZVI/BC (T2) plocha 1 224 0,10 144 106 1,70 0,11 46,2

*body odpovidaji Obr. 43-45



Analyza XRD pro samotné kontrolni vzorky (tj. bez sorbentu) u lokalit Agnes a
Smolnik v ¢asech T1 a T2 ukazala vyskyt oxyhydroxidi Fe (Obr. 46), stejné jako
vysledky ze SEM (viz Obr. 43 a 45). Pomér krystalt téchto vytvofenych mineralnich
fazi s obsahem Fe se 1isi jak v Case, tak i v ramci jednotlivych vod. Pro Agnes je patrné,
ze se vzrustajicim ¢asem (T2) se vyskytuji pfedev§im amorfni faze (ferihydrit). U T1
tyto linie nejsou viditelné. U Smolniku se linie odpovidajici témto jednotlivym
krystalickym fazim vyskytuji i v nizkych uhlech (Obr. 46). Vzorky z lokality
Okrového pole nebylo mozné zméfit, jelikoz se vysrazelo pouze minimum pevné faze
(viz Obr. 47). Z vysledki SEM (Obr. 44) je vsak patrné, ze se i zde se tyto

oxyhydroxidy Fe v minoritnim mnozstvi srazi.

J 50 F=ferihydrit (50 A=akaganeit
G=goethit M=magnetit
L=lepidokrokit E F
F
M LAMg/A
A\ f/"L L

Intenzita (a.u.)

20 20

Obr. 46 Zdznam difraktogramu XRD analyzy kontrolnich vzorkii pro vybrané lokality v ¢ase T1 a T2. A:
Stola Agnes, B: Smolnik

OKR T1

Miswan

Obr. 47 Prefiltrované kontrolni vzorky pro jednotlivé lokality v ¢asech Tl a T2
(autor fotografie: T. Dudkova, 2020)
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11. Diskuze

11.1 Adsorp¢ni experimenty s vyuZitim syntetickych roztoki

Kinetické experimenty s As jednoznacné ukazaly, ze Fe/FeS/BC byl schopen
naadsorbovat nejvétsi mnozstvi As za nejkratsi dobu v danych podminkach (az 99,9
%), zatimco V ptipadé¢ nZVI to bylo maximaln¢ 78,3 % a nZVI/BC pouze 53,2 %.
Vysledky u¢innosti nZVI tak neodpovidaji vyzkumu Corsini et al. (2014), kde bylo
naadsorbovano téméf 100% As. To vsak mlze byt zplsobeno tim, ze tento vyzkum
probihal za anaerobnich podminek, aby bylo zabranéno oxidaci Fe®. Experimenty také
prokazaly vyznamnou zavislost adsorpce na pH; nejvhodnéjsi podminky pro zachyt
As pro vSechny tii zkoumané materialy jsou pii pH 6. V ptipadé vSech materialt byl
pozorovan trend, ze ¢im niz$i je pH, tim vice As je material schopen naadsorbovat,
coz je typicky trend pozorovany u As (Bang et al., 2005; Chang et al., 2010; Niazi et
al., 2018) a vysledky tak odpovidaji napt. vyzkumu Wang et al. (2017). U kinetickych
experimentli s Sb byl vysledek velmi podobny jako experimentd s As. Jako
nejefektivngjsi material se i vtomto piipadé jevil Fe/FeS/BC (99,3 %). U¢innost
zachytu Sb pomoci nZV1 byla v§ak vyznamné nizsi nez pro As (max. 33,8 %) a totéz
plati i pro nZVI/BC (max. pouze 25,4 %). Podobné jako v ptipad¢é As, nejvhodnéjsi
pH pro zachyt Sb bylo pH 6 pro Fe/FeS/BC a nZVI/BC, zatimco pro material nZVI
bylo nejvhodnéjsi pH 5,5 (rozdil G¢innosti byl 10 %). Z vysledkt SEM/EDX je patrné,
7e u materiali nZVI/BC a Fe/FeS/BC hraje zasadni roli pfedevsim Fe a jeho distribuce
na povrchu BC. To znamena, ze v mistech vysoce oxidovanych, respektive v mistech
se silnym povlakem oxidi/hydroxidt Fe, byly pozorovany vyssi koncentrace As/Sb
coz se shoduje naptiklad s Adriano (2001). Z vysledki EDX analyzy vyplyva, ze
nZVI/BC ptedstavuje slibny material, na kterém bylo detekovano nejvice As (5,30
hm.%) a i Sb (7,24 hm.%), a to pravé na siln¢ oxidovanych mistech (22 a 18,9 hm.%
O). Rovnomérna distribuce nZV1 a nasledna oxidace Fe by tak mohly zajistit vysokou
ucinnost tohoto materialu (Wang et al., 2017). V ptipadé¢ nZVI je nutné zminit, ze
naméfené hodnoty As a Sb pomoci EDX byly sice pro tento material nejnizsi, ale
z pozorovani SEM bylo zjisténo, Ze jsou tyto prvky na materialu homogenn¢ rozlozeny
(tj. nekoncentruji se pouze na n€kterych mistech, ale v celém povrchu), zatimco u

zbylych dvou materiald toto pozorovano nebylo.
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Rovnovazné experimenty rovnéz ukdzaly, Ze nejvétsi sorpeni kapacitu mé materiél
Fe/FeS/BC, pro ktery bylo maximalni naadsorbované mnozstvi As 100 mg/g, zatimco
pro nZVI/BC to bylo pouze 8,27 mg/g, a totéz plati i pro Sh, kde Fe/FeS/BC byl
schopen naadsorbovat 50,8 mg/g Sb, zatimco nZVI/BC pouze 10,8 mg/g. Dale
z vysledktt EDX vyslo, Ze se zvySujici se koncentraci As a Sb v roztoku se také zvysuje
mnozstvi As a Sb, které je material schopen naadsorbovat. Pti nizsi koncentraci As
v roztoku (0,002 M) bylo pozorovano nejvice As na Fe/FeS/BC (8,7 hm. %), zatimco
pii vyss§i koncentraci (0,004 M) bylo nejvice As detekovano na nZVI/BC (27,3 hm.
%). Z pozorovani je opét patrné, ze se V piipadé kompozitnich sorbentti jedna o vice
oxidovana mista (32,3 hm. % O). V ptipadé¢ Sb pii koncentraci 0,002 M byl
nejefektivné)$si nZVI/BC (18,6 hm. % Sb) a o néco nizsi hodnoty byl zaznamenany pro
Fe/FeS/BC (13,4 hm. %). Totéz plati i pro vys$si koncentraci 0,004 M (19,9 a 14,3 hm.
%). Uginnost sorpce Sb na nZVI byla velmi nizka (0,57 a 1,04 hm. % pro 0,002 a
0,004 M), nicmén¢ hodnoty Freundlichova modelu odpovidaji hodnotdm
publikovanym Dai et al. (2014), kde vsak byla vysledna efektivita nZVI pro odstranéni
Sb mnohem vys$§i nez pii nasich pokusech coz je nejspise disledek pouziti huminové

kyseliny v jejich experimentu, ktera zménila strukturu nZVIL.
11.2 U&innost sorbentu p¥i zachytu kontaminace z dilnich vod

V ptipadé experimenti S dalnimi vodami ze Slovenska jsme se zamétili na celkové
zmény chemismu vody (vybrané prvky) a zmény fyzikalné-chemickych parametrt po
interakci se studovanymi materidly v zavislosti na Case, kdy kazdy sorbent ovlivituje
fyzikéalné-chemické parametry jinak. Biochar typicky zvySuje hodnotu pH, jak ukazaly
vysledky mnoha studii (Corsini et al., 2014; Martinsen et al., 2015; Novak et al., 2016;
Meiirkhanuly et al., 2019). U nZVI a nZVI/BC se zvysily po¢ate¢ni hodnoty pH, ale
Vv ¢ase se vratily na ptvodni hodnoty, coz lze vysvétlit vyraznou produkei vodiku
(Zhang, 2003). Doslo také ke snizeni Eh v Case coZ je zpisobeno spotiebou kysliku
(Zhang, 2003). U Fe/FeS je pozorovan v ¢ase mirny narist hodnot pH a nasledné
pokles odpovidajici hodnotdm naméfenym pii odebirani vzorka. Stejny trend je ve
vysledcich Wang et al. (2019b). Vzhledem k obsahu Fe v tomto materialu je i zde
pozorovan pokles Eh v disledku spotieby kysliku a nasledné ustaleni na hodnoté

odpovidajici kontrolnim vzorkiim z diivodu vycerpani materialu.
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Vytoky dilnich vod mohou zdsadnim zptsobem ovlivnit slozeni, a tedy kvalitu
povrchovych ¢i podzemnich vod v dané oblasti. Nafizeni vlady Slovenské republiky
¢. 269/2010 Sbirky zakonu, kterym se kterym se stanovi pozadavky na dosazeni
dobrého stavu vod, stanovuje dle ptilohy 1 pozadavky na kvalitu povrchové vody
véetné pH. Hodnoty pH musi byt v rozmezi pH 6-8,5 podle Ptilohy 1 tohoto zdkona.
Ptiloha 2 dale stanovuje limity pro povrchové vody uréené pro odbér pitné vody, pro

zavlahy a vody vhodné pro Zivot a reprodukci puvodnich druha ryb.

Sorpce As je velmi silné ovlivnéna redoxnimi podminkami — tedy pfi nizkém Eh
je sorpce nejvyssi a v oxickych podminkach se spolu se zvySujicim pH zvySuje i
adsorpce arsenu (Mahimairaja et al., 2005), coz potvrzuji i nase vysledky. Z ¢asového
hlediska je patrné, Ze delsi reakéni ¢as (10 tydna) nevedl ke zvyseni adsorbovaného
mnozstvi As, respektive ke snizeni koncentrace As Vv roztoku, naopak ve vétsiné
ptipadi byly koncentrace As v ¢ase vice ¢i méné vyssi (viz Obr. 35). Toto neplati pro
kontrolni vzorek, kontrolni nefiltrovany vzorek a BC na lokalit¢ Smolnik, kde byl
s del$im reakénim ¢asem pozorovan pokles As v roztoku (dochazi také k poklesu Fe —
mize Se jednat 0 nové faze Fe, které zachytavaji As z roztoku). Dle jiz zminéné ptilohy
1 nafizeni slovenské vlady ¢. 269/2010 a také dle piilohy 1 vyhlasky ¢&. 247/2017
(Vyhlaska Ministerstva zdravotnictvi Slovenské republiky, kterou se stanovi
podrobnosti o kvalité pitné vody, kontrole kvality pitné vody, programu monitorovani
a fizeni rizik pii zasobovani pitnou vodou) je stanoven limit pro obsah As v pitné vodé
na méné nez 0,01 mg/l. Tuto podminku spliuji vody v ¢ase T1 po aplikaci BC a nZVI
pro Stolu Agnes, pro Okrové pole a Smolnik v§echny vody mimo vodu po aplikaci BC.
Zde je pravdépodobné, Ze voda po aplikaci BC, ktery se miize vV tomto piipadé zdat
jako efektivni sorbent, byla ovlivnéna filtraci, ktera sama dokazala odstranit velké
mnozstvi As z roztoku. Tyto limity spliuji dale roztoky v ¢ase T2 po aplikaci
Fe/FeS/BC na lokalité¢ Agnes, na Okrovém poli vSechny mimo roztok po aplikaci BC

a na Smolniku i samotny kontrolni vzorek.

Na lokalité Agnes je stejn¢ jako pro As i pro Sb patrny silny vliv filtrace. Z toho
je patrné, ze jako hlavni zptisob sorp¢niho procesu pro tuto lokalitu je samotna
precipitace s dostupnymi prvky v roztoku, a nikoliv sorbenty. Efektivita materialt zde
neni dostate¢na, jelikoz limit pro Sb dany piilohou ¢. 1 nafizeni vlady ¢.269/2010 ktery
je stanoven na 0.0075 mg/L spliuji pouze vody v case T1 u Agnes po aplikaci nZVI a
na Okrovém poli po aplikaci Fe/FeS/BC, a v ¢ase T2 voda na lokalit¢ Agnes po
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aplikaci Fe/FeS/BC. Zatimco pro Agnes vedl ¢as T2 ke zvySené koncentraci Sh
v roztoku, tak u Smolniku byl naopak delsi ¢as reakce Zadouci pro sniZzeni koncentrace

Sb v roztoku.

Obsah Fe v roztocich spolu s ¢asem na vSech lokalitach klesa. Vyjimkou jsou
roztoky po aplikaci nZVI. Tento jev miiZze byt zptsoben uvolnovanim Fe pfitomného
v materialu do roztoku. Béhem filtrace vody Agnes doslo k zachytu Fe, tedy snizeni
jeho koncentrace v roztoku. Duivodem je oxidace Fe (Hem, 1962) na ferihydrit, goethit
a lepidokrokit (viz. Obr. 46), které byly zachyceny filtraci. Uginnost ferihydritu na
zachyt As popisuje i Raven et al. (1998), kde se jevi jako velmi efektivni material.
Limity pro Fe ve vodé jsou stejné jako pro As a Sb stanoveny pfilohou ¢. 1 nafizeni
vlady ¢.269/2010 a to na 0,2 mg/l. V piiloze 1 vyhlasky ¢. 247/2017 je pak tento limit
vyssi (2 mg/l). Na lokalit¢ Smolnik vSechny roztoky tyto limity vysoce piesahuji (je
pozorovan pokles Fe Vv ¢ase). Divodem je vSak vysoky obsah Fe ptfed aplikaci
materiali. Na Okrovém poli byly limity dodrZeny v§emi roztoky a u Agnes roztoky po
aplikaci BC, a nZVI. Hodnoty téchto roztokl jsou nizké pravdépodobné z divodu
vysrazeni oxidi/hydroxidi Fe vlivem zmén Eh, a nelze tak tedy vliv na chovani Fe
prisuzovat pouze uvoliiovani Fe z materiald. Vysledky vyzkumu Yang et al. (2014)
predpokladaji pH 6 jako nejefektivnéjsi pH pro odstranéni kontaminanti z divodu
uvolnovani niz§itho mnoZzstvi Fe. NaSe vysledky vSak naznacuji, Ze diileZit4 je pivodni
koncentrace Fe ve vod¢€ a od niz se dale vyviji mnoZstvi uvolnéného Fe, nicméné
vysledkim odpovidd Fe/FeS/BC na lokalit¢ Smolnik, kde dosSlo k uvolnéni Fe do
roztoku pfi nizkém pH. Tento jev je pozorovan i u materialu nZVI. S nizkym pH tedy

u téchto materiali dochazi k uvoliiovani Fe.
11.3 Perspektivy studovanych sorpénich materiali

Vsechny nami studované materialy jsou moznosti pro odstraiovani kontaminanti
z vod. Hlavnim predpokladem uspésného odstranéni je predevsim obsah Fe? ve viech
nami vybranych materidlech, které béhem reakce oxiduji ¢i redukuji ostatni latky. Jako
perspektivni material se ukazal Fe/FeS/BC, na kterém se tvoii pomérn¢ souvisly
povlak s Fe. Pii aktivaci dochazi k nartistu obsahu O, ¢imz se zvySuje schopnost vazat
na sebe kontaminanty a dochazi ke vzniku oxidi a hydroxidi jako magnetit,
lepidokrokit ¢i ferit (Adriano, 2001; Kanel et al., 2005; Mahimairaja et al., 2015). Pti
analyze samotnych materiali pfed a po jejich aktivaci bylo zjisténo, ze u nZVI

nedochazi ke vzniku zadnych novych fazi, zatimco u nZVI/BC byl pozorovan vyskyt

83



linii odpovidajici y-Fe. Tyto vysledky jsou odlisné od vyzkumu Wang et al. (2017)
kde byly pozorovany linie y-Fe u nZVI. Rozdily mezi nZVI a nZV1/BC neodpovidaji
vyzkumu Zhang et Wang (2019) kde byl jako efektivnéj$i material vyhodnocen
nZVI/BC, jelikoz byl za stejny Cas schopen odstranit vétsi mnozstvi kontaminantti nez
nZVI a to i za kratsi casovy usek. Naproti tomu nas vyzkum ukazuje, ze nZVI je pro
odstranovani As a Sb z roztoku ucinngjsi (viz Obr. 21 a 22). Vysvétlenim muze byt
rychlejsi oxidace samotného nZVI a nutnost delSiho reak¢éniho Casu pro nZVI
v kompozitu z davodu jeho uloZeni ve struktufe BC. Vysledky kinetickych
experimenttt Fe/FeS/BC se shoduji s vysledky vyzkumu Yang et al. (2014) kdy
S klesajicim pH je zachyt kontaminantu nejvyssi (7,1 pro As a 5,3 pro Sb), ovSem
nemame vysledky pro pH nizsi nez 6 kde vSak vyzkum Yang et al. (2014) napovida,
ze efektivnost by méla byt vyssi. Dale také potvrzuji, Ze pro adsorpci kontaminantu je
dalezitych prvnich n€kolik minut, déle je pak adsorpce pomala a ustalena stejné jako
u vysledkt Dey (2012), Rahmani et al. (2011) ¢i Kanel et al. (2005) u nZVI. Oproti
vyzkumu Yang et al. (2014) nebylo dokazano, ze s kratkym ¢asem reakce se v kyselém

prosttedi zvysuje efektivnost materialu, jelikoz ndm se hodnoty vyrazné nelisi.

Studovany jsou nejen nami vybrané materialy ale také jejich modifikace, a i jiné
materialy. Ptikladem muze byt studie odstranovani As z vod Wang et al. (2014) kde
se sorpcni kapacita nZVI modifikovaného redukovanym oxidem grafitu oproti naSim
vysledkiim snizila z 66,72 mg/g (viz. kapitola 10.3.1) na 35,83 mg/g. Modifikaci nZVI
sulfidy se zabyvali Wu et al. (2018). Oproti nZVI se tato modifikace ukazuje jako
efektivni, jelikoz sorpcni kapacita dosahla 240 mg/g As. Duvodem vys$si sorpéni
kapacity je vytvofeni povlaku s vysokou mocnosti stejné¢ jako u nami studovaného
Fe/FeS/BC. Lin et al. (2017) se zabyvali modifikaci Fe-Mn BC. Vysledky
rovnovaznych experimenti (Qmax Pro As) vsSak odpovidaji naSemu nejméné
efektivnimu (z rovnovaznych experimentti) nZVI (pouhych 8,25 mg/g) a nejedna se
tak o perspektivni material (respektive modifikaci). Dal$i modifikaci je priklad Fe-
Mn-Ce BC, kterou se zabyvali Liu Et al. (2019). Ani tato modifikace neni ve srovnani
S nami testovanymi materialy efektivni (qmax=8,74 mg/g As).

Jednim z dalsich sorp&nich materialii je zeolit, jimz se zabyvali napt. Siljeg et al.
(2012). Tento material se vSak pii odstranovani As z vod neprokazal jako efektivni,

jelikoz kinetické experimenty ukazaly, ze material je schopen naadsorbovat pouze 25

% As z roztoku, zatimco nami vybrané materialy tuto hodnoty ptekracuji. DalSim
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materialem, ktery testovali Suzuki et al. (2000) je také napiiklad pryskytice s obsahem
Zn (). Tento material (qmax=79,42 mg/g) je oproti zeolitu efektivnim materialem
pro odstranovani As zvod, avSak v porovnani s Fe/FeS/BC (Qmax=100,2 mg/g)
zaostava. Testovani a vyvijeni materiald pro odstrafiovani Sb z vod neni tak probadané
jako pro As. Existuji vSak studie zabyvajici se touto problematikou jako napf. Li et al.
(2012), kteti testovali oxidy Fe-Zr. Vysledky rovnovéznych experimentl v porovnani
S nami testovanymi materialy vysly piiznivéji praveé pro tento materidl (qmax=60,36

mg/g).
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12. Zavér

Tato prace se zabyvala ucinnosti sorpce vybranych materialti pro As a Sb. U
laboratorné pfipravenych roztokd byla vyhodnocovéana kinetika sorpce a zéavislost
miry adsorpce na koncentraci kontaminantii. U kinetickych experimentti byl jako
nejefektivnéjsi vyhodnocen material Fe/FeS/BC pii pH 6 pro As i Sb popsany
modelem pseudo-druhého fadu. Z analyzy pevné faze po kinetickych experimentech
bylo zjisténo, ze u nZVI/BC neni efektivni slozka BC nybrz Fe, na kterém byly
kontaminanty zachyceny. U v§ech materialti s obsahem Fe byl detekovan povlak, ktery
obsahoval As/Sb. Rovnéz v pfipadé rovnovaznych experimenti byl jako
nejefektivnéjs$i material vyhodnocen Fe/FeS/BC, ktery ma nejvyssi sorpéni kapacitu a
také afinitu k As a Sb. Materialy nZVI a nZVI/BC se v rovnovaznych experimentech
neprokdzali jako vyrazné¢ efektivni, avSak byly schopny naadsorbovat ¢ast
kontaminantl v roztoku. Analyza pevné faze prokazala u nZVI a nZVI/BC vytvofeni
srazenin pii vysoké koncentraci As, které byly dale identifikovany jako Ferrisymplesit,
Schneiderhoehnit a Angelellit.

U experimentl s dilnimi vodami se mimo zachytu As a Sb zkoumaly i vyvoje
koncentraci jinych prvka, se kterymi tyto kontaminanty uzce reaguji. Z vysledkl As i
Sb vyslo, ze na lokalit¢ Agnes jiz samotna filtrace, respektive srazeni fazi Fe na filtru,
byla schopna odstranit z vody jeho vyznamné mnozstvi a sorbenty v této vod¢ tak hraji
spi§ vedlejsi roli. Pro material Fe/FeS/BC je velmi dileZita reakéni doba, kdy se s
¢asem zvysuje jeho schopnost adsorpce As/Sb. Z hlediska efektivity pro potencialni
velmi podobné. Na druhou stranu lze ze seznamu vyloucit BC, ktery se potvrdil jako

zcela nevhodny pro zachyt As/Sh.

Do budoucna by bylo vhodné zaméfit se na Fe/FeS/BC, ktery se zda, ze ma
nejvyssi potencidl a neni dosud oproti ostatnim materidliim dostate¢né prozkouman, a

pfedevsim na odstraiiovani Sb, jelikoz takovych experimenti neni mnoho.
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