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Abstrakt  

Hlavním cílem této bakalářské práce bylo studium sorpce kovů a provedení 

kinetických a rovnovážných experimentů zinku na materiály kaolinit, albit a křemen. 

První část práce je věnována literární rešerši, která je zaměřena na mobilitu kovů 

v půdách a způsoby remediace půd kontaminovaných toxickými kovy. Významná část 

práce je věnována chemické stabilizaci kovů včetně základních pojmů, mechanismů a 

modelů. Důležitou část práce tvoří studium sorpce kovů na různé typy materiálů  

(např. jílovité materiály, křemen aj.). V této části je popsána jejich struktura, základní 

vlastnosti, využití a jejich efektivita pro zachytávání kovů. Experimentální část práce 

je zaměřena na kinetické a rovnovážné experimenty zinku na vybrané půdní 

komponenty (kaolinit, albit a křemen). Data z kinetických experimentů byla 

modelována pomocí nelineární formy pseudo-prvního a pseudo-druhého kinetického 

řádu a data z rovnovážných experimentů pomocí nelineární formy Freundlichova a 

Langmuirova modelu. Na základě získaných výsledků všechna kinetická data lépe 

odpovídala modelu pseudo-prvního kinetického řádu a rovnovážná adsorpční data 

Langmuirovu modelu. Adsorbované množství bylo vyšší při vyšší hodnotě pH u všech 

experimentů pro oba materiály. 
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Abstract 

The main aim of this bachelor´s thesis was the study of metal sorption and the 

performance of kinetic and equilibrium experiments of zinc on kaolinite, albite and 

quartz. The first part of the thesis is devoted to literary research, which focuses on the 

mobility of metals in soils and methods for the treatment of soils contaminated with 

toxic metals. A significant part of the work is devoted to chemical stabilization of 

metals including basic concepts, mechanisms and models. An important part of the 

work is focused on the study of metal sorption using different types of materials  

(e.g., clay materials, quartz, etc.). This part describes their structure, basic properties, 

utilization and their effectiveness for metal capture. The experimental part is focused 

on kinetic and equilibrium experiments of zinc on selected soil components (kaolinite, 

albite and quartz). Data from kinetic experiments were modeled using the nonlinear 

form of pseudo-first and pseudo-second kinetic order, and data from equilibrium 

experiments using non-linear forms of Freundlich and Langmuir model. Based on 

obtained results, all kinetic data were better fitted using the model of pseudo-first 

kinetic order, and equilibrium data using Langmuir model. Adsorbed amounts of zinc 

were higher at higher pH values for all experiments using both materials.  
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1 Úvod 

Kontaminace půd rizikovými kovy představovala a stále představuje hrozbu 

pro životní prostředí. Mezi nejznámější rizikové kovy vyskytující se v půdě patří 

zinek, olovo, kadmium, měď či chrom. Vzhledem k velmi vysokým koncentracím a 

zároveň i vysoké mobilitě rizikových kovů není půda jedinou ohroženou složkou na 

Zemi. Naopak z půdy se tyto kovy dostávají i do ovzduší, podzemních a následně i 

povrchových vod, a dokonce i do biosférické složky životního prostředí. V každé půdě 

je tzv. pozaďová hodnota toxických kovů, která umožňuje vyjádření přirozeného 

obsahu kovů v prostředí. Pokud jsou tyto hodnoty překročeny, znamená to, že byla 

zvýšena jejich hladina nad danou úroveň pozaďových hodnot  

(Richter a Hlušek, 1994). Nejen tyto hodnoty, ale i limity, které jsou důležité pro 

zhodnocení výskytu toxických kovů v půdách, jsou významným ukazatelem 

kontaminace půd. Tyto limity jsou zaneseny do vyhlášky č.13/1994 Sb. Lidská činnost 

má stále velký vliv na výskyt toxických kovů v půdě. Ať už se jedná o průmyslovou 

činnost, kontaminace z aplikace hnojiv v zemědělství, likvidace odpadů s vysokým 

obsahem kovů, dále splaškové kaly, pesticidy či zbytky ze spalování uhlí. Tyto a 

mnoho dalších lidských činností způsobují, že koncentrace toxických kovů v půdě je 

rok od roku vyšší (Zhu a kol., 2008; Zhang a kol., 2010). V České republice je 

ohroženo zejména okolí Kutné Hory, severní Čechy (Žatec, Chomutov, Sokolov) či 

Příbramsko (Bílek, 1982; Petříková a kol., 1995; Jaňour, 2000). Aby byly kovy z půdy 

odstraněny, nebo alespoň snížena jejich koncentrace či mobilita, využívají se různé 

způsoby remediace. Tyto metody se liší jak v účinnosti, tak v místě provedení  

(metody in situ a ex situ), nebo i v ekonomickém měřítku. Odstraňování toxických 

kovů z půdy pomocí jílovitých materiálů se stává jednou z možných metod. Proto se 

provádějí různé sorpční experimenty a zjišťují se účinnosti těchto materiálů. Vzhledem 

k tomu, že každý materiál je jinak účinný a jinak dostupný, jsou tyto experimenty 

nezbytné. Obecně je půda velmi důležitou součástí planety Země, jelikož se jedná o 

zdroj neobnovitelný, a nejen pro člověka je tato část Země důležitá pro život, proto je 

nezbytné ji chránit a eliminovat možná rizika a ohrožení její kvality. 
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2 Cíle 

Hlavním cílem práce je zpracování literární rešerše zaměřené na sorpci kovů a 

provedení kinetických a rovnovážných experimentů zinku na kaolinit, albit a křemen. 

Úvodní část literární rešerše obsahuje základní informace o mobilitě kovů v půdách a 

způsobech remediace takto kontaminovaných půd. Následující část je zaměřena na 

chemickou stabilizaci kovů, kdy jsou popsány základní pojmy, mechanismy a modely. 

Významná část práce je věnována sorpci kovů na různé typy materiálů  

(např. jílovité materiály a křemen), kdy je popsána jejich struktura, základní vlastnosti 

a efektivita při záchytu kovů. Experimentální část práce je zaměřena na kinetické a 

rovnovážné experimenty zinku na vybrané půdní komponenty (kaolinit, albit a 

křemen). Získané výsledky jsou popsány, vysvětleny a shrnuty formou Diskuze. 
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3 Literární rešerše  

3.1 Půda a jednotlivé půdní komponenty 

Půda je třífázový systém – nachází se v ní pevná, kapalná i plynná složka 

(Manahan, 1993). Přestože půdy obecně obsahují stejné součásti (nerosty, horniny, 

humus, půdní voda, kyslík, dusík, půdní organismy), liší se v jejich vlastnostech a 

charakteristikách. Tyto rozdíly ovlivňují kvalitu půdy a určují tím její možné využití.  

Například černozemě, tzn. půdy, které mají vysoký obsah humusu, se označují jako 

nejkvalitnější půdy, proto jsou cenné pro zemědělskou činnost. Naopak podzoly jsou 

půdy s nízkým obsahem humusu, to znamená, že jsou pro zemědělskou činnost 

nevhodné. Půdy se liší zejména strukturou, texturou, barvou, konzistencí, plodností a 

produktivitou. Půdní vlastnosti nebo charakteristiky se mohou měnit (zlepšovat), 

avšak je k tomu zapotřebí mnoho let správného využívání půdy. 

V půdě rozlišujeme čtyři hlavní složky, a to složky organické a anorganické 

(minerální), vodu a vzduch. Do organické složky patří živé organismy (případně jejich 

odumřelé části). Anorganická (minerální) složka je tvořena nejrůznějšími druhy 

nerostů. Půda se dále dělí na jednotlivé půdní typy a druhy. Jestliže je v půdě více 

zastoupena minerální složka, jsou tyto půdy označovány jako minerální. Naopak více 

organické složky určuje, že se jedná o organické půdy (Šarapatka, 1996). Organická 

složka neboli půdní organická hmota, je tvořena odumřelými organickými látkami 

rostlinného a živočišného původu. Tyto látky se nacházejí v různém stupni rozkladu 

(VÚMOP, 2018). Minerální složky půdy jsou děleny na primární (krystalizovaly 

z magmatu) a sekundární (druhotné), které vznikají přeměnou primárních nerostů. 

Minerální složka půdy je tvořena ze směsi úlomků hornin, minerálů, které byly 

uvolněny z matečné horniny, a z minerálů, které vznikly v procesech při tvorbě půdy. 

V půdě se nejvíce vyskytují křemičitany neboli silikáty, které snadno zvětrávají. 

Jílovité minerály neboli hlinitokřemičitany či alumosilikáty, patří mezi další skupinu 

minerálů, které se v půdě běžně vyskytují. Další skupinou jsou oxidy a hydroxidy. 

Tyto minerály mají vysoký obsah v povrchových horninách. Kromě oxidu křemičitého 

(SiO2) je většina oxidů a hydroxidů v půdě tvořena hliníkem, manganem a železem. 

Hydroxidy a oxidy vznikají při zvětrávání jílových minerálů (např. gibsit je tvořen 

z kaolinitu). Další skupinou minerálů v půdě jsou uhličitany, např. kalcit. Velmi 
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důležitými půdními minerály jsou fosforečnany neboli fosfáty. Jsou důležité jako zdroj 

fosforu, který je důležitý pro výživu rostlin a mikroorganismů (Šimek, 2003). 

3.1.1 Základní vlastnosti 

Vlastnosti půdy dělíme na chemické a fyzikální. Fyzikální vlastnosti jsou 

určeny pórovitostí, zrnitostí, barvou, obsahem vody a vzduchu v půdě (Šarapatka, 

1996). Mezi chemické vlastnosti patří chemické složení půd, fyzikálně-chemické a 

chemické procesy, které probíhají v půdě, obsah humusu, půdní reakce (pH) a obsah 

prvků v půdě (CENIA, 2013a). Chemické vlastnosti půdy jsou závislé na chemickém 

složení půdy a ovlivňují je zásahy člověka a procesy, které v půdě probíhají. Mezi 

základní procesy probíhající v půdě řadíme přeměnu minerálních a organických látek, 

sorpci a desorpci na rozhraní pevné půdní fáze s půdním roztokem a dále pohyb 

rozpuštěných látek a jemných suspenzí v půdě (Kutílek, 1966). Mezi základní činitele 

řadíme vodu, kyselinu uhličitou, vápník, pH a sorpční komplex. Voda je důležitá jako 

rozpouštědlo (např. průmyslových hnojiv). Kyselina uhličitá přeměňuje chemické 

látky. Vápník má vliv na fyzikální, chemické i biologické vlastnosti půdy, dále je 

důležitý pro regulaci půdní reakce a díky němu v půdě probíhají výměnné reakce 

(proto je důležité pravidelné vápnění půdy). Půdní reakce (pH) je stanovena na základě 

koncentrací H+ kationtů v půdě. V České republice obecně převažují půdy s kyselou 

reakcí (Šarapatka, 2014). 

3.2 Mobilita kovů v půdě 

Mobilita je pojem, který se v půdních vědách používá pro odhad rizika 

kontaminace ostatních složek životního prostředí. Mobilita rizikových kovů 

v životním prostředí je ovlivňována fyzikálními, chemickými a biologickými procesy. 

Mezi nejvýznamnější vlastnosti půdy, které ovlivňují biodostupnost a mobilitu kovů 

v půdách, řadíme pH půdy, oxidační a redukční procesy a (ad)sorpční vlastnosti půdy 

(Mirsal, 2008). Jako nejdůležitější jsou označovány procesy adsorpce,  

oxidačně-redukční procesy, výměnné reakce (např. iontová výměna)  

(Yong a kol., 1992; Makovníková, 2000a). Mobilita kovů je sledována kvůli riziku 

kontaminace podzemních vod a s tím souvisejícímu přímému ohrožení zemědělských 

plodin. Mezi nejmobilnější prvky patří kadmium, zinek a molybden, naopak nejméně 

mobilní jsou chrom, nikl a olovo. V kyselých půdách je mobilita kovových prvků vyšší 

než u půd s neutrální a alkalickou reakcí. Nedostatek kyslíku v půdě zvyšuje mobilitu 
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velké části rizikových kovů (Fijalkowski a kol., 2012). Mobilita kovů je rovněž 

významně ovlivněna typem půdy. Podíl mobilní frakce olova a zinku u černozemí a 

rendzinu je nižší než u podzolů a kambizemí, které mají nízké pH 

 (Makovníková, 2000a). Jak již bylo zmíněno, kyselost půdy se posuzuje podle 

koncentrace vodíkových iontů. Čím vyšší je jejich koncentrace, tím je pH nižší a půda 

kyselejší. V České republice je u půdy zemědělské a lesní nižší pH, to znamená, že 

reakce v těchto půdách je kyselejší. Ovšem kyselé půdy jsou méně úrodné, jelikož je 

v nich menší výskyt půdních organismů a rostlin. Aby se půda dala označit jako 

vhodná pro zemědělskou činnost, její hodnota pH se musí pohybovat od 4 do 8,5 

(CENIA, 2013b). 

3.3 Půdy v ČR kontaminované kovy 

V každém typu půdy nalezneme hodnotu přirozené koncentrace kovů, tzv. 

pozaďovou hodnotu. Kontaminace půdy znamená, že vlivem antropogenní činnosti 

pronikají toxické kovy do půdy, a tím se množství pozaďových hodnot zvyšuje 

(Richter a Hlušek, 1994). Mezi nejvýznamnější vstupy rizikových kovů do životního 

prostředí, a tím následné kontaminace půd, patří: emise z rychle se rozvíjejících 

průmyslových oblastí, důlní hlušiny, likvidace odpadů s vysokým obsahem kovů, 

olovnatým benzínem a nátěrovými hmotami, aplikace hnojiv do půd, živočišný hnůj, 

splaškové kaly, pesticidy, zbytky ze spalování uhlí, únik petrochemických látek a 

atmosférické depozice (Zhu a kol., 2008; Zhang a kol., 2010). 

K oblastem v České republice, které jsou ohroženy kontaminací rizikovými 

kovy, patří zejména okolí Kutné Hory.  V této oblasti je kontaminace způsobena důlní 

činností (Bílek, 1982). V Kutné Hoře se nachází jedno z historicky nejvýznamnějších 

a největších ložisek rudy v České republice. Rizikové prvky se do všech složek 

životního prostředí dostávají jednak z těžby rudnin, dále z důlní činnosti a také z důlní 

vody, která je silně mineralizovaná. V této oblasti jsou zastoupeny převážně rizikové 

kovy a metaloidy jako arsen, kadmium, olovo, měď a zinek. Právě půda a haldy jsou 

v Kutné Hoře nejvíce zatíženy kontaminací rizikovými kovy a metaloidy. Z toho 

prostředí se kontaminace dále rozšiřuje do ostatních složek. Pokud bychom srovnali 

půdu a ovzduší, tak jsou však limitní hodnoty ovzduší překročeny pouze ve 

výjimečných případech (Čupr a kol., 2003). V severních Čechách se nachází vysoký 

stupeň atmosférické depozice (zejména lithogenních prvků). Hlavním důvodem je 



15 
 

obrovské seskupení těžebního, hutního a metalurgického průmyslu. Právě v severních 

Čechách probíhá asi 80 % celkové těžby hnědého uhlí a větší množství se zde i spaluje. 

V této oblasti jsou půdy kontaminovány převážně chromem, kadmiem, olovem a 

niklem. Zinek se v těchto kontaminovaných půdách nachází v menším zastoupení. 

Nejvíce postižené oblasti jsou v okolí Žatce, Chomutova a Sokolova  

(Petříková a kol., 1995). Příbramsko patří mezi vůbec nejvíce postižené oblasti 

kontaminací rizikovými kovy. Následkem kontaminace v této oblasti je převážně 

atmosférická depozice rizikových prvků při těžbě a zpracování olova. Na Příbramsku 

převažuje severozápadní proudění vzduchu, proto největší koncentrace olova 

nacházíme jihovýchodně od komína místní kovohutě (Jaňour, 2000). Největší 

kontaminace půdy se vyskytuje právě ve směru převládajících větrů  

(Rieuwerts a kol., 1999). Vzhledem k důlní a hutní činnosti v půdě nacházíme i další 

rizikové kovy a metaloidy, a to především zinek, arsen a kadmium. Tyto prvky se 

kromě půdy nacházejí i v geologickém podloží této lokality. Dalším velkým 

problémem je vysoká koncentrace některých rizikových prvků v povodí řeky Litavky 

(zejména v jejích naplaveninách). Kontaminace povodí Litavky pochází zřejmě z dob, 

kdy zde byly umístěny proplachovny rud (Just, ©2018). 

3.4 Princip a standardně využívané metody remediace kovů 

z kontaminovaných půd 

V důsledku lidské činnosti je řada půd vysoce kontaminovaná rizikovými kovy 

(např. olovem, zinkem a kadmiem). Aby bylo možné půdy opětovně využívat (např. 

k zemědělské činnosti), je nezbytné provést jejich remediaci (Martin a Ruby, 2004a). 

Remediace pochází z latinského slova remederi, což v doslovném překladu znamená 

navrátit zdraví (Tlustoš a Száková, 2014). Remediace je soubor fyzikálních či 

chemických procesů, díky kterým je provedena dekontaminace půd, a zároveň se jedná 

o proces, při kterém se hledá řešení pro minimalizování rizika ohrožení lidského zdraví 

a životního prostředí. Cílem všech metod remediace je vytvořit takové řešení, aby bylo 

chráněno lidské zdraví a životní prostředí (Slouka a Beneš, 2016). Pomocí 

remediačních technologií jsou z prostředí půdy (nebo vody či vzduchu) odstraňovány 

škodlivé látky. Pro výběr správné techniky je důležité zohlednit následující aspekty: 

jaké jsou v lokalitě místní podmínky, jaký typ kontaminantu se v půdě nachází, jak se 

kontaminant v tomto prostředí chová, jak bude vybraný typ technologie účinný či jak 

bude tento typ náročný z ekonomického hlediska. Vzhledem k tomu, že jediná 
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technologie je často nedostatečná (lokalita není dostatečně vyčištěná, náklady jsou 

příliš vysoké, aj.), je nezbytné na dané lokalitě aplikovat kombinaci více remediačních 

metod (Matějů, 2006). 

Podle principu odstraňování rozdělujeme remediační metody do pěti kategorií: 

(i) imobilizace, (ii) izolace, (iii) redukce (snížení) toxicity a mobility, (iv) fyzická 

separace a (v) extrakce (Evanko a Dzombak, 1997). Dále rozlišujeme dva možné 

způsoby remediace. První dekontaminační metoda se nazývá ex situ a druhá in situ 

(Martin a Ruby, 2004a). Metody ex situ se provádějí odtěžením kontaminované půdy 

a jejím následným zpracováním. Příkladem takového zpracování kontaminovaných 

půd může být její vymývání nebo skládkování (Matějů, 2006; Hodson, 2010; Slouka 

a Beneš, 2016). Výhoda těchto metod je v rychlosti, ovšem jedná se o poměrně 

finančně nákladné řešení (Váňa, 2010). Naopak metody in situ se provádějí bez 

vytěžení půdy a jedná se tedy o nedestruktivní řešení. Ve srovnání s metodami ex situ 

se jedná o poměrně finančně nenáročné řešení. Výhodou je i to, že se nemusejí 

využívat složité technologie a dlouhodobé nadzemní instalace. Nevýhodou je, že se v 

dané lokalitě musejí provést laboratorní a pilotní testy. S těmito metodami je v tuto 

dobu poměrně málo zkušeností, avšak stále jsou zkoumány a testovány nové 

technologie (Černík, 2010). Pro odstranění toxických kovů se využívají především 

metody in situ. Kromě těchto metod se využívá i klasické sanační čerpání, které je 

kombinované s pokročilou metodou ex situ (například následné využití sorbentů). 

Nejčastější přístup odstranění kontaminovaných zemin je však jejich odtěžení a poté 

uložení na skládku nebezpečných odpadů. Tyto skládky by mohly být v budoucnosti 

využity jako zdroje druhotných surovin (Slouka a Beneš, 2016). 

3.4.1 Metoda zachycování (izolace) 

Aby se zabránilo dalšímu šíření kontaminovaného materiálu, provádí se jeho 

izolace. Jednou z metod je vybudování mezní stěny, která je málo propustná nebo 

zcela nepropustná. Pro stavbu stěny s nízkou propustností a chemickou odolností se 

používá směs půdy, bentonitu a vody. Náklady pro vybudování bývají nízké. Dále se 

využívá směs cementu, bentonitu a vody. Pro izolaci se dále dají využít i bariéry, které 

jsou vyrobeny z oceli, cementu nebo bentonitu. Tyto bariéry jsou využívány jako 

zábrana proniknutí kontaminovaných látek do povrchové a podzemní vody. Vertikální 

bariéry snižují pohyb kontaminované podzemní vody, nebo nekontaminované spodní 

vody, které se nachází v kontaminovaném území. Aby bylo zabráněno transportu přes 
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bariéry, měly by být umístěny na hlinité nebo skalnaté podloží s nízkou propustností 

(Bodocsi a kol., 1995). 

3.4.2 Pump-and-treat 

Pump-and-treat je metoda využívaná při kontaminaci, kdy se kontaminanty 

rozpouští v podzemních vodách. Tyto vody mohou být kontaminovány rozpuštěnými 

chemikáliemi včetně průmyslových rozpouštědel, kovů a topného oleje. Aby mohla 

být podzemní voda čerpána, je instalována jedna nebo více studen. Z těchto 

extrakčních vrtů je pak podzemní voda čerpána na povrch a kontaminanty jsou z ní 

odstraněny různými metodami, např. air stripping metodou (odstranění vzduchu), 

adsorpcí na aktivní uhlí, čištěním pomocí ultrafialového záření nebo ozonu, srážením 

a biodegradací. Pro tuto techniku je využívána jedna nebo více čerpacích jamek. Pokud 

podzemní voda obsahuje různé typy či vysoké koncentrace kontaminantů, je nutné 

využít několik metod (EPA, 1996). 

3.4.3 Pyrometallurgická separace 

Pyrometalurgické procesy používají vysokoteplotní pece k odpařování kovů 

v kontaminované půdě. Pro odpařování kontaminantů se využívají teploty od 200 °C 

do 700 °C.  Po odpaření jsou kovy izolovány nebo imobilizovány. Tyto metody jsou 

nejvhodnější pro rtuť vzhledem k její snadné přeměně na kapalnou formu při vysoké 

teplotě. Tato metoda se využívá pro vysoce kontaminované půdy, kde je využití kovu 

ziskové (Smith, 1995). 

3.4.4 Elektrokinetika 

Elektrokinetické procesy jsou založeny na přenášení elektrického proudu, který 

má nízkou intenzitu, mezi katodou a anodou uložených v kontaminované půdě. Ionty 

a malé nabité částice jsou přidány do vody a jsou transportovány mezi elektrodami. 

Aniony se pohybují směrem ke kladně nabité elektrodě, kationy naopak směrem 

k záporně nabité elektrodě. Pro udržení pH na elektrodách se využívají pufrové 

roztoky (Smith, 1995). Přivedením napětí na elektrody, které jsou umístěny v půdě, 

jsou vyvolány následující procesy: elektromigrace (ionty se pohybují směrem 

k elektrodám opačného náboje), elektroosmóza (voda se pohybuje v půdních pórech, 

nejčastější pohyb směrem ke katodě), elektroforéza (pohyb nabitých částic) a 

elektrolýza vody (Virkutyte a kol., 2002). Pro tuto metodu je hlavním procesem 
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elektromigrace. Na anodě vzniká silně kyselé prostředí, které podporuje desorpci iontů 

kontaminantů z povrchu půdy. Naopak hydroxidové ionty, které vznikají na katodě a 

pohybují se ve směru k anodě, vyvolávají vysrážení kontaminantů (např. kovů) v půdě. 

To může proces zpomalit nebo i zastavit, proto se do půdy vpravuje činidlo, které 

ulehčuje pohyb a rozpouštění kontaminantu (Alshawabkeh a kol., 1999). Extrakce a 

odstraňování kontaminantů se provádějí pomocí elektrodepozice čili elektrolytického 

pokovování, srážení či iontovou výměnou, která probíhá v elektrodách, nebo 

v externím extrakčním systému, jež je umístěn v jednotce kolující provozní kapaliny 

(Acar a Alshawebkeh, 1993). 

3.4.5 Metoda chemické úpravy 

Pro chemickou úpravu se používají oxidační i redukční procesy. Tato metoda se 

používá k detoxikaci nebo snížení mobility kovových kontaminantů 

(Evanko a Dzombak, 1997). Chemická úprava zahrnuje umístění redukujícího nebo 

redukčního činidla do podpovrchové vrstvy za účelem imobilizace kovů jako je např. 

chrom, arsen či uran. Mezi nejčastěji využívané redukční činidlo patří nulamocné 

železo (elementární železo). Další redukční činidla využívající se k odstranění kovů 

jsou dvojmocné železo, dithionit sodný, sulfidové soli (polysulfid vápenatý) a 

sirovodík (Dresel a kol., 2011). 

3.4.6 Solidifikace / stabilizace  

Tato metoda odstranění kovů z půdy je označována jako nejběžněji využívaná 

(Evanko a Dzombak, 1997). Solidifikace je fyzikální zapouzdření (encapsulation) 

kontaminantů do pevných matric. Naopak stabilizace zahrnuje chemické reakce, které 

vedou ke snížení mobility kontaminantů. Tato metoda není vhodná pro kovy jako je 

arsen, chrom a rtuť vzhledem k tomu, že tyto prvky netvoří hydroxidy, které jsou 

vysoce nerozpustné (Yong a Gibbs, 2001). Pevné látky, které se využívají ke 

solidifikaci/stabilizaci, se mohou mísit s půdou přímo na místě pomocí běžných 

zařízení využívaných pro zemní práce, pomocí vertikálního šneku nebo injektáže 

(Martin a Ruby, 2004b). Solidifikační/stabilizační metoda je doporučována pro 

kontaminaci, která je rozšířena v malé až střední oblasti, protože v oblastech s vysoce 

rozšířenou kontaminací se tato metoda nevyužívá vzhledem k vysokým nákladům. 

Tyto technologie mohou zvyšovat objem půdy a zároveň výrazně pozměnit fyzikální 

a chemické vlastnosti půdy (Federal Remediation Technologies Roundtable, 2001). 
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3.4.7 Vitrifikace 

Vitrifikace je metoda, kdy je půda roztavena při vysokých teplotách 

(1600 °C - 2 000 °C) pomocí elektrického proudu. Půda vytvoří stabilní skleněnou 

matrici, kde je většina anorganických nečistot imobilizována. V této metodě se pomocí 

odporových elektrod vytvoří pod povrchem vybraného terénu vysoká teplota, díky 

které zesklovatí kontaminované hmoty. Tato metoda je však velmi energeticky 

náročná (Slouka a Beneš, 2016). Elektroda v půdě musí být schopna přenášet proud a 

jakmile se ochladí, musí být schopna ztuhnout. Tato technologie je vhodná pro toxické 

kovy jako je arsen, olovo či chrom (Yong a Gibbs, 2001). Vzhledem k tomu, že 

roztavená půda může proudit, není tato metoda vhodná pro půdy, které mají  

sklon > 5 % (United States Environmental Protection Agency, 2000). Další limitací 

mohou být vysoké náklady, proto není vhodné využívat tuto technologii na místech, 

kde je kontaminace hodně rozšířena. A v neposlední řadě se jako nevýhoda této 

metody uvádí přeměna půdy na skleněný blok. Takto vzniklý materiál negativně 

ovlivňuje růst rostlin, a tím omezuje konečné využití dané lokality 

(Martin a Ruby, 2004a). 

3.4.8 Fytoremediace  

Fytoremediace je nízkonákladová metoda, která je vhodná pro oblasti, kde je 

kontaminace široce rozptýlená v nízkých koncentrací. Fytoremediace se využívá 

pouze k ošetření půd na povrchu, respektive pouze do hloubky kořenů. Fytoremediace 

se dělí na fytoextrakci a fytostabilizaci. Fytoextrakce je metoda, ve které se 

kontaminanty z půdy absorbují do nadzemní tkáně rostlin. Tyto tkáně se sklízí a 

následně ošetřují. Tato metoda je vhodná pro kovy jako je nikl a zinek, které jsou 

absorbovány nejlépe. Fytostabilizace je metoda, která využívá rostliny pro omezení 

mobility kovů. Dalšími výhodami této metody je vzniklý vegetační kryt, který slouží 

i jako protierozní opatření, dále snižuje expozici kovů v půdách a snižuje infiltraci 

vody (tím snižuje vyluhování kovů ze zemin). Měly by se využívat rostliny, které jsou 

tolerantní vůči kovům a umožňují jejich imobilizaci v půdě, což probíhá nejčastěji 

pomocí sorpce, srážení, komplexací nebo chemickými redukčními reakcemi. Největší 

účinnost této metody je u olova (PRC Environmental Management, 1997). 
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3.4.9 Bioremediace 

V této metodě jsou využívány mikroorganismy pro odbourávání organických 

kontaminantů v půdě, podzemních vodách, kalu a pevných látkách. Mikroorganismy 

rozkládají znečišťující látky tak, že je využívají jako zdroj energie. Bioremediace je 

tedy proces, při kterém se vytváří energie při redoxní reakci uvnitř mikrobiálních 

buněk (EPA, 2000). 

3.5 Zinek 

Zinek je označován jako esenciální prvek. V životním prostředí se vyskytuje ve 

všech složkách (Kafka a Punčochářová, 2002). Zinek se používá ve spektru 

spotřebitelských, infrastrukturních, zemědělských a průmyslových výrobků. Zinek je 

pro živé organismy (lidi, zvířata a rostliny) životně důležitý. Je zásadní pro buněčné 

dělení, syntézu proteinů, imunitní systém a růst (The International Zinc Association, 

1991). Přirozený obsah zinku v půdě ovlivňuje půdní struktura, pH, povaha 

mateřských hornin a organický obsah. V kyselých podmínkách je zinek obvykle 

dvojmocný a poměrně mobilní.  

3.5.1 Fyzikální vlastnosti  

Zinek je modrobílý, středně tvrdý, lesklý, křehký a neušlechtilý kov. Je 

označován jako čtvrtý nejběžněji používaný kov. Svými vlastnostmi je velmi podobný 

kadmiu. Při běžných teplotách je křehký, proto jeho zpracování probíhá za zvýšené 

teploty. Zinek se na vzduchu pokrývá tenkou vrstvičkou oxidu zinečnatého (ZnO). Je 

amfoterní, to znamená, že reaguje s kyselinami i hydroxidy. Zinek je kov, který má 

atomové číslo 30, patří do skupiny II. B, jeho relativní atomová hmotnost je 65,4, 

hustota 7,14 g‧cm-3, teplota tání 419,5 °C a bod varu 906 °C (Davies a Jones, 1988). 

Tento prvek je důležitý jako esenciální stopový prvek pro vývoj, růst a diferenciaci 

všech živých organismů (Greenwood a Earnshaw, 1993). 

3.5.2 Výskyt, zdroje 

V přirozené formě zinek nalezneme pouze ve sloučeninách. Pro těžbu se 

nejčastěji využívá minerál sfalerit (ZnS), mezi další sloučeniny využívané pro těžbu 

zinku patří smithsonit čili uhličitan zinečnatý (ZnCO3). Mezi antropogenní zdroje patří 

těžba, metalurgický a zpracovatelský průmysl (Havel a kol., 2014). Dále také 
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průmyslová činnost (emise z průmyslu) a využívání fosfátových hnojiv s obsahem 

zinku (Makovníková, 2000b). 

3.5.3 Získávání zinku 

Zinek je možné získat, převedeme-li sulfid na oxid (rovnice 1), a poté oxid 

zredukujeme uhlíkem při teplotách 1000 °C-1300 °C na kov (rovnice 2). 

ZnS +
3

2
 O2 → ZnO + SO2    (1) 

Zn + C → Zn + CO     (2) 

Jelikož páry kovů při teplotách 1000 °C-1300 °C znovu oxidují, provádí se kondenzace 

za nepřístupu vzduchu. Zinek vysoké čistoty (99,95 %) můžeme získat i elektrolyticky 

z roztoku ZnSO4 (tzv. mokrou cestou). Nejčastěji se zinek využívá jako antikorozní 

povlak. 

3.5.4 Rizika pro životní prostředí 

Zinek nepříznivě ovlivňuje lidské zdraví a životní prostředí, pokud je v půdě 

obsažen v nadbytečné koncentraci. Některé půdy jsou tak silně kontaminované, že již 

nepodporují fungující ekosystém. Zinek je označován jako primární ekologické riziko 

vzhledem k jeho nepříznivým účinkům na vodní zdroje. Navíc je ve vysokých 

koncentracích fytotoxický (Agency for Toxic Substances and Disease Registry 

[ATSDR], 1999). Všeobecně se ionty rizikových kovů dostávají do životního prostředí 

z průmyslových činností jako jsou například těžební operace, proces výroby baterií, 

výroba barviv, výroba hnojiv nebo průmysl na výrobu keramiky a skla 

(Ajmal a kol., 2005; Aman a kol., 2008). Jak již bylo řečeno, toto znečištění způsobuje 

vážné ohrožení životního prostředí a lidského zdraví. Je to z toho důvodu, že kovy jsou 

biologicky neodbouratelné, toxické, a to i při nízké koncentraci, a vstupují do 

potravinového řetězce (Shi a kol., 2009). Kromě zinku patří mezi typické rizikové 

kovy rozšířené v životním prostředí i měď (Li a kol., 2010). Zinek se v přírodě 

vyskytuje přirozeně. V různé koncentraci jej nalezneme v horninách, půdě, zemi a 

vzduchu. Pro plnění specifických metabolických funkcí využívají zinek všechny živé 

organismy při svém přirozeném vývoji. Živé organismy mají vyvinuté mechanismy, 

aby dosáhly optimálních životních podmínek, pokud by se koncentrace zinku 

v ekosystému zvýšila či snížila, jinými slovy, pokud by se koncentrace odklonila od 

přirozené normy. Pokud je ovšem změna koncentrace výrazná, podmínky pro 
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organismy již nejsou ideální a ovlivňují tím i chod celého ekosystému. Ovšem 

v Evropě jsou limity zinku pro ideální životní podmínky obecně splněny 

 (VMZINC, 2003). 

Obecné emisní ani imisní limity zinku pro ovzduší nejsou stanoveny. Pro 

ovzduší jsou hodnoty zinku nízké a relativně konstantní. Tyto hodnoty jsou vyšší 

v průmyslových oblastech. Limity pro vodu jsou rozděleny do několik kategorií. 

Jednou z nich je pitná voda, pro kterou není stanovena nejvyšší mezní hodnota dle 

přílohy č. 1 k vyhlášce 376/2000 Sb. Pro balenou kojeneckou a pramenitou vodu není 

stanovena nejvyšší mezní hodnota dle přílohy č. 2 vyhlášky 275/2004 Sb. 

(Havel a kol., 2014). V pitné vodě mohou být obsaženy vysoké hodnoty zinku, a to 

vzhledem ke skladování v plechovkách, nebo pokud jsou stáčeny z pozinkovaných 

trubek (kvůli ochraně před korozí). Limity pro půdní prostředí jsou stanoveny 

vyhláškou č. 153/2016 Sb., která stanovuje tzv. preventivní limity rizikových látek a 

prvků v zemědělské půdě. Pro běžné půdy je to 120 mg/kg sušiny a pro lehké půdy  

105 mg/kg sušiny. Hodnota, při jejímž překročení může být narušen růst rostliny či 

produkční funkce půdy, je udávána jako 400 mg/kg sušiny, pokud je pro extrakci 

použita lučavka královská, nebo 20 mg/kg sušiny, pokud je pro extrakci použit 

NH4NO3 (Havel a kol., 2014). 

3.6 Chemická stabilizace  

Stabilizace půdy je proces, při kterém se mění vlastnosti půdy směšováním 

s jinými chemikáliemi. Tento proces se provádí za účelem zlepšení pevnosti a 

trvanlivosti půdy. Stabilizace se dělí na mechanickou a chemickou. Chemická 

stabilizace zahrnuje techniky, které se opírají o přidání dalšího materiálu do půdy, 

která s ním fyzicky reaguje a změní její vlastnosti. Chemická stabilizace využívá 

procesů, při kterých se do půdy přidává cement, popílek, vápno, vedlejší vápenné 

produkty a směsi, které obsahují tyto materiály. Tyto materiály se používají pro změnu 

půdních vlastností, kterými jsou zejména pevnost, stlačitelnost, hydraulická vodivost, 

bobtnání a změna objemu. Chemická stabilizace půdy závisí hlavně na chemických 

reakcích mezi stabilizátorem (cementový materiál) a minerály půdy. Využití vápna pro 

chemickou stabilizaci je vhodné pro hliněné a štěrkové půdy. Cement je vhodný téměř 

pro všechny typy půdy, výjimkou jsou půdy vysoce organické. Popílek se využívá při 

chemické stabilizaci pro půdy s hrubými zrnitými částicemi. Po přidání vhodného 
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množství popílku do půdy se využívá ještě aktivátor. Aktivátorem jsou již zmíněné 

materiály jako např. cement a vápno (Global Road Technology, 2017). 

3.6.1 Materiály používané k chemické stabilizaci 

Současný výzkum v oblasti chemické stabilizace rizikových kovů je zaměřen na 

vývoj a využití různých typů vhodných materiálu, mezi které patří např. oxidy kovů 

(Fe, Al, Mn), které mají mimořádné sorpční vlastnosti. Tyto oxidy jsou obecně dobrá 

stabilizační činidla pro řadu toxických prvků jako je arsen, měď či olovo. Imobilizace 

kovů je provedena pomocí sorpčních procesů. Sorpční schopnost jednotlivých oxidů 

závisí na typu daného materiálu a liší se pro jednotlivé prvky. Například oxidy 

manganu jsou velmi účinné v půdě kontaminované olovem, naopak zvyšují toxicitu 

chromu v půdě (Hasegawa a kol., 2016). 

3.6.2 Mechanismy chemické stabilizace 

Půda je obecně schopna poutat ionty nebo celé molekuly sloučenin z půdního 

roztoku do pevné fáze půdy. Druhy sorpce půdy rozdělujeme na mechanickou, 

fyzikální, chemickou, fyzikálně-chemickou a biologickou sorpci. V případě přidání 

stabilizačního činidla do půdy dochází k dalším sorpčním reakcím (adsorpce, iontová 

výměna či precipitace) dle typu stabilizačního činidla a přítomného kontaminantu. 

Efektivitu sorpce ovlivňují zejména pH prostředí a náboj prvku. Při rostoucím pH se 

sorpce kationtů zvyšuje. Naopak s klesajícím pH se zvyšuje sorpce aniontů 

(Makovníková, 2000a; Richter, 2004).  

Jedním z procesů chemické stabilizace (separování složek v roztoku či půdě) 

je precipitace (srážení). Jedná se o reakci, při které vzniká jedna nebo více pevných 

látek v roztoku či půdním prostředí (Denniston a kol., 2008). Mezi procesy chemické 

stabilizace je dále zařazována adsorpce. Adsorpce je proces, při kterém se plynné nebo 

rozpuštěné látky, tzv. adsorbáty, hromadí na povrchu jiné látky, tzv. adsorbentu. Tento 

proces má dvě mezní varianty: chemická adsorpce (chemisorpce) a fyzikální adsorpce 

(fyzisorpce). Při adsorpci se částice plynu nebo kapaliny vážou na povrch pevných 

nebo kapalných látek. Při adsorpci má významný vliv teplota, která celý proces 

významně ovlivňuje. Pro popis procesu se nejčastěji používají adsorpční izotermy. 

Jako adsorbenty se používají silikonový gel, oxid hlinitý, aktivní uhlí, uhlí nebo zeolity 

(Calvert, 1990).  



24 
 

Iontová výměna je pochod, při němž iontoměniče (tj. pevná fáze) ve styku s 

roztokem ztrácejí své sorbované ionty, které jsou vytěsňovány ionty z roztoku,  

tj. dochází k výměně iontů. Přírodními iontoměniči jsou především jílové minerály a 

zeolity (Petránek a kol., 2016). Jedná se o proces, který je označován jako rovnovážný 

fyzikálně-chemický děj. Při tomto procesu je původně vázaný iont v iontoměniči 

nahrazen kontaminantem přítomným v roztoku ve formě iontu. Iontoměniče dělíme na 

anex a katex. Anex (mění anionty) je iontoměnič s kladným nábojem na funkčních 

skupinách a protiontem, který má opačný náboj (nejčastěji Cl- a OH-). Katex (mění 

kationty) je iontoměnič se záporným nábojem na funkčních skupinách a obsahuje 

protiont, který má kladný náboj (nejčastěji H+ či Na+) (Li a kol., 2015). 

3.6.3 Adsorpce  

Při adsorpci dochází ke kontaktu kapalné či plynné fáze s pevnou fází, kdy 

dochází k záchytu kapalných či plynných na jejím povrchu (Tuček a kol., 1988). 

Kapalné či plynné složky jsou přitahovány k povrchu pevné látky a dochází zde 

k jejich hromadění. Na povrchu adsorbentu je po adsorpci koncentrace adsorbátu 

mnohonásobně větší, než byla v prostředí, ze kterého byla adsorbována  

(Malý a Hlavínek, 1996). Jak již bylo řečeno, adsorpci rozlišujeme na fyzikální a 

chemickou. Chemická adsorpce je proces, při kterém se mezi adsorbentem a 

adsorbátem tvoří velmi pevná vazba. Při fyzikální adsorpci se chemické vlastnosti 

látky zachycené na povrchu nemění. Hlavní rozdíl mezi fyzikální a chemickou 

adsorpcí je v tom, že chemická adsorpce je proces, který se nedá vrátit zpátky, naopak 

fyzikální adsorpce je proces vratný. Vlivem fyzikálních sil (tzv. van der Walsových) 

jsou při adsorpci zachytávány ionty nebo i celé molekuly. Rozlišujeme kladnou 

fyzikální sorpci a zápornou fyzikální sorpci. Při kladné fyzikální sorpci jsou molekuly 

látky v půdním roztoku přitahovány k pevným částicím půdy silami většími než u 

molekuly vody. Při záporné fyzikální sorpci jsou zachycované látky vyplavovány do 

roztoku. V půdě jsou živiny vyplavovány do spodních vrstev a poté dochází ke 

kontaminaci vod, které jsou pod povrchem (tzv. podpovrchových vod) (Bartovská a 

Šišková, 2005). 

 Rychlost odstraňování rozpuštěných látek neboli kinetika adsorpce, je závislá 

na rychlosti dějů, které na sebe navazují, a to na: vnější difúzi (transport látek k 

povrchu adsorbentu), vnitřní difúzi (průnik adsorbátů do mikropórů adsorbentu) a 

poslední fází je vlastní proces adsorpce (Malý a Hlavínek, 1996). Adsorpční 
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rovnováha je stav, ve kterém se k roztoku látky, který má počáteční koncentraci c0, 

přidá adsorbent, který koncentraci rozpuštěné látky snižuje a postupně se koncentrace 

dobou působení asymptoticky přibližuje rovnovážné koncentraci cr. V tomto 

rovnovážném stavu se adsorbované látky rozdělují mezi fázi kapalnou a pevnou. Pro 

vyjádření adsorbovaného množství se využívá látkové množství nebo hmotnost 

adsorbované látky na hmotnostní jednotku adsorbentu. Pokud je teplota konstantní, 

závislost c=f(cr) se nazývá adsorpční izoterma (Šimek a Hrnčiřík, 2005). Izotermy 

vyjadřují funkční závislost množství, které bylo naadsorbováno, na koncentraci. 

Abychom byli schopni vyjádřit různé tvary adsorpčních izoterem, byly odvozeny 

rovnice, které popisují adsorpci na pevných látkách. Mezi ty nejznámější a 

nejvyužívanější izotermy pro analytický popis adsorpce z vodných roztoků patří 

Langmuirova adsorpční izoterma a Freundlichova adsorpční izoterma  

(Ponec a kol., 1968).  

Tyto modely umožňují stanovit jednotlivé parametry nezbytné k základnímu 

popisu adsorpce. Jedná se o maximální adsorpční množství (qmax), Langmuirovu 

konstantu (KL), Freundlichovu konstantu (KF) a parametr heterogenity (n). Hodnoty 

obou konstant K a parametru n jsou závislé na teplotě (K klesá s rostoucí teplotou), 

obvyklé je, že n > 1 a s rostoucí teplotou se blíží k jedné. Konstanta qmax přestavuje 

fyzikální význam maximálního množství adsorbátu při rovnovážné koncentraci 

(ce) → ∞, tzn., množství adsorbované látky, která je potřebná k pokrytí povrchu 

monovrstvou. Experimentálně stanovená hodnota adsorbovaného množství 

v rovnováze (qe) představuje množství adsorbované látky na jednotku hmotnosti 

adsorbentu a ce představuje rovnovážnou koncentraci látky v roztoku. Obecně je 

Freundlichova rovnice vhodná pro popis fyzikální adsorpce či chemisorpce při 

středních tlacích. Langmuirův model se využívá pro popis monomolekulární 

(jednovrstvé) adsorpce. V monomolekulární adsorpci se adsorbované částice 

vzájemně neovlivňují. Když byla Langmuirova izoterma odvozována, předpokládalo 

se, že je povrch homogenní, neboli že adsorpční místa jsou ekvivalentní. Naopak při 

popisu adsorpce pomocí Freundlichovy izotermy se počítá s heterogenním povrchem, 

to znamená, že adsorpční místa jsou rozložena podle adsorpčních tepel, a toto 

rozložení je exponenciální. Pokud bychom chtěli popsat vícestupňovou adsorpci 

z roztoků, využívá se adsorpční izoterma BET (zkratka ze jmen Brunauer, Emmet a 

Teller) (Šimek a Hrnčiřík, 2005). 
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3.7 Sorpce kovů v půdním prostředí 

Jak již bylo řečeno, sorpce je schopnost sorbovat neboli poutat, ionty či celé 

molekuly sloučenin z půdního roztoku do pevné fáze půdy. Mechanismy sorpce živin 

(případně kontaminantů) v půdě lze dělit na následující typy: (i) mechanická,  

(ii) fyzikální, (iii) chemické, (iv) fyzikálně-chemická a (v) biologická sorpce. 

Mechanická sorpce se uskutečňuje mechanickým zadržováním disperzních částic nebo 

velkých agregátů koloidních částic a srážením v povrchových, zúžených nebo slepě 

končících pórech. Mechanická sorpce není vhodná pro výživu rostlin (Richter, 2004). 

Schopnost záchytu živin/kontaminantů přítomných v půdě závisí na složení půd (např. 

přítomnost oxidů železa, manganu, hliníku či obsah jílových materiálů). Faktory, které 

jsou rozhodující pro studium odstraňování toxických kovů pomocí sorpce kovů na 

jílovité materiály, jsou: počáteční pH roztoku, počáteční koncentrace kovu, doba 

kontaktu a dávkování adsorbentů. Díky těmto faktorům je možné studovat proces 

adsorpce za různých podmínek, kdy je následně možné vybrat a aplikovat nejvhodnější 

podmínky pro efektivní odstranění daného kontaminantu (Uddin, 2017). 

3.7.1 Jílovité materiály  

Jílovité materiály se již po desetiletí používají jako adsorbenty pro 

odstraňování rizikových kovů ve vodných roztocích a jsou přirozenou složkou 

půdního prostředí. Jako sorbenty se využívají zejména kvůli jejich hojnému výskytu a 

jedná se o poměrně levné materiály. Dalším důvodem využívání jílovitých materiálů 

je prostor, který mají mezi vrstvami. Tento prostor umožňuje sorpci přítomných 

kontaminantů (např. pomocí iontové výměny) (Brinker a Guozhong, 2006). Mezi jíly 

zahrnujeme materiály, jejichž velikost zrn je menší než 0,002 mm, mají podobné 

chemické složení a společné krystalické strukturální charakteristiky (Velde, 1995). 

Jedná se o sedimentární nebo reziduální nezpevněné horniny. V jílech je obsažena 

podstatná složka jílovitých materiálů především skupiny kaolinitu, hydroslíd (illit) a 

montmorillonitu. Jíly jsou rozděleny do dvou skupin na monominerální (obsahují 

pouze jeden jílovitý minerál, např. jíly kaolinitové, illitové apod.) a na polyminerální 

(obsahují více jílovitých minerálů). Dále v jílech můžeme nalézt i jiné příměsi, např. 

křemen, slídy, oxidy a hydroxidy železa. Barevná škála je různorodá a určena právě 

podle příměsi, kterou jíly obsahují. Jíly mohou být bílé, šedé, žluté, hnědé, fialové či 

zelené (Starý a kol., 2010). Mezi fyzikální vlastnosti jílu patří plasticita, smršťování 
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pod ohněm, jemnost zrn, barva po odpálení a tvrdost (Schichi a Takagi, 2000). Jíly se 

využívají v keramické výrobě, jako žáromateriály, plnidla, těsnící hmoty, 

v papírenství či filtraci olejů (Starý a kol., 2010). 

3.7.2 Kaolinit 

Tento materiál je pojmenován podle hory Kao-ling v Číně. Jeho chemický 

vzorec je Al2Si2O5(OH)4. Kaolinit je složen z křemičitanu hliníku s obsahem vody. 

Jeho soustava je trojklonná, což znamená, že krystaly nejsou viditelné okem. Tento 

materiál se otírá o prsty. Vzniká zvětráváním nebo hydrotermální přeměnou hornin 

s vysokým obsahem živců (Chadimová, 2017a). Jedná se o nejběžnější jílovitý 

materiál, který se nachází po celém světě. Jeho barva je bílá, žlutá, hnědavá, červenavá 

nebo modrá. Jeho konzistence je měkká a struktura zemitá. Lze snadno rozlomit a 

tvarovat. Požívá se v hrnčířství a keramice, je důležitý při výrobě papíru a používá se 

v léčivech (především na žaludek). Dále jej můžeme naleznout v kosmetických 

přípravcích, mýdlech a zubních pastách (Friedman, 1996a). Ve srovnání s ostatními 

jílovitými materiály je jeho sorpční schopnost poměrně nízká a při provlhčení se slabě 

rozpíná (Pánek a Buzek, 2002). Kaolinit se pro jeho nízkou schopnost (kapacitu) 

výměny kationtů jako adsorbent příliš nevyužívá (Suraj a kol., 1998). Na základě 

adsorpčních maxim zinku a kadmia je prokázána lepší adsorpční kapacita u smektitu 

než u kaolinitu. Pokud srovnáme adsorpční kapacity i s illitem je pořadí následující: 

nejlepší smektit, poté illit a kaolinit, který adsorbuje nejméně (Shukla, 2000). 

1.7.3 Bentonit 

Tato hornina je z velké části složena z jílového minerálu montmorillonitu a 

určuje jeho charakteristické vlastnosti jako je sorpční schopnost. Bentonit přijímá z 

roztoků určité kationty a uvolňuje za ně molekuly hořčíku, někdy i vápníku nebo 

alkálie (iontová výměna). Další charakteristickou vlastností této horniny je vnitřní 

bobtnavost v kontaktu s vodou, vysoká plasticita a vaznost. Kromě montmorillonitu 

obsahuje bentonit i další jílové minerály, zejména kaolinit, illit a beidelit, dále 

obsahuje sloučeniny železa, křemene, živce či sopečné sklo. Využití této horniny je 

velmi rozmanité. Pro použití je rozhodující jeho mineralogické složení a technologické 

vlastnosti. Největší spotřeba bentonitu je ve slévárenství, dále se používá jako sorbent 

(zejména pro odbarvování, filtraci, čistění odpadních vod, vysoušedla apod.), jako 

plnidla (barvy, laky, kosmetika, aj.) či jako suspenze (mazací oleje). Kromě toho se 



28 
 

využívá i ve stavebnictví jako těsnící materiál nebo v zemědělství. V posledních letech 

je tento prvek využíván jako sorbent výkalů domácích zvířat, též označován jako 

,,kočkolit“, či jako pojivo pro granulovaná krmiva (Starý a kol., 2005). Jeho 

neznámější vlastnost je bobtnání. Je schopný adsorbovat téměř pětkrát svoji hmotnost 

ve vodě. Při plném nasycení je schopen zaujímat objem dvanáctinásobku až 

patnáctinásobku svého objemu (CETCO, 2013). Bentonit je účinný adsorbent pro 

odstranění mědi a zinku z vodných roztoků (Veli a Alyüz, 2007; Ghomri a kol., 2013). 

3.7.3 Smektit 

Smektit patří mezi jednu z nejdůležitějších skupin fylosilikátů a vzniká při 

zvětrávání hornin. Nejvýznamnějšími zástupci jsou například montmorillonit, ve 

kterém je obsažen hliník, dále nontronit s bohatým obsahem železa a saponit, který je 

významný bohatým výskytem hořčíku (Melka a Šťastný, 2014). Adsorpce iontů zinku 

je u smektitu vyšší ve srovnání s adsorpcí illitem a kaolinitem (Yilmaz a kol., 2010). 

Sorpce a schopnost jílovitých minerálů pro výměnu iontů kovů se snižuje v pořadí 

montmorillonit > smektit > illit. Jílovité materiály nejlépe sorbují olovo a nejhůře 

kadmium. Pro minerál smektit závisí sorbované množství kovů na typu kationtu 

v mezivrstvě. Na-smektit sorbuje více kovů než K-smektit a Ca-smektit  

(Helios-Rybicka a Kyziol, 1991). 

3.7.4 llit 

Illit, jehož vzorec je (KH3O)Al2(SiAl)4O10(OH)2, se vyskytuje v půdách, slínech 

a spraších obvykle v asociaci s montmorillonitem. Tento minerál se v České republice 

vyskytuje v Jarcové u Velkého Meziříčí, u Chebu a Vernéřovic u Trutnova. Ve světě 

jej nalezneme například v Maďarsku, Anglii nebo v Illinois (USA) (Matyášek a Suk, 

2006). Illit má velký specifický povrch, a proto má na svém povrchu řadu aktivních 

sorpčních míst a relativně vysokou sorpční kapacitu pro kovové kationty v půdě. 

Pokud srovnáme illit s kaolinitem a montmorillonitem, tak se kaolinit a montmorillonit 

rozpouští pouze v kyselých (pH < 4) nebo alkalických (pH > 9) podmínkách (Bradbury 

a Baeyens, 1997). Rozpustnost illitu při neutrálních podmínkách nebyla prozatím 

popsána. Jeden z důvodů by mohl být, že některé částice o průměru menším než  

0,22 µm pravděpodobně mohou projít membránami. Při pokusech bylo zjištěno, že 

pokud se pH zvýší, tak suspenze vyžadují vyšší tlaky pro filtraci membrán.  
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Při vyšších hodnotách pH se na povrchu illitu vyskytuje větší počet záporných nábojů  

(Yariv a Cross, 1979). Gu (2007) při svém pokusu zjistil, že na adsorpci pěti kovových 

kationtů (kadmium, měď, nikl, olovo a zinek) na illit měla výrazný vliv hodnota pH. 

Obecně se adsorpce těchto kovových kationtů na illit se zvyšujícím pH zvýšila. 

V rozmezí pH 6 až 7 byla adsorpce kovových kationtů v elektrolytech o koncentraci 

0,01 a 0,001 M o malé množství snížena. Důležitý vliv iontové síly při adsorpci na illit 

byl pozorován u kadmia, mědi, niklu, olova a zinku.  

3.7.5 Albit  

Název albitu byl odvozen od latinského slova albus, což v doslovném překladu 

znamená bílý, jelikož tento barva tohoto minerálu je nejčastěji bílá. Ve srovnání 

s ostatními živci je doba krystalizace albitu delší. Tento minerál je nerozpustný 

v kyselinách. Při hoření albitu je plamen žlutý, vzhledem k sodíku, který se v albitu 

vyskytuje (Friedman, 1996b). Albit je složený z proměnlivých 

podílů hlinitokřemičitanů sodíku NaAlSi3O8 (albit) a vápníku CaAl2Si2O8 (anortit). 

Jeho soustava je trojklonná. Barva tohoto minerálu je bělavá, žlutavá, červenavá, 

zelenomodrá, šedá. Tvrdost je 6 a je dokonale štěpný. Vzniká krystalizací z magmatu 

nebo přeměnou z jiného materiálu. Využívá se jako dekorační a ozdobný kámen nebo 

v keramice. Tento minerál je v kyselinách nerozpustný (Chadimová, 2017b). 

3.7.6 Křemen 

Častou příměsí v jílovitých materiálech je křemen, který se skládá z oxidu 

křemičitého (SiO2). Jeho soustava je klencová. Mezi nejčastější barvy tohoto minerálu 

patří čirá, bílá, šedá, existují i barevné odrůdy. Mezi nejznámější patří bezbarvý 

křišťál, hnědá záhněda, fialový ametyst, růžový růženín. K jeho nejvýznamnějším 

vlastnostem patří tvrdost 7. Další vlastnosti jsou nerovný nebo lasturnatý lom. Vzniká 

ve všech typech hornin. Tento minerál je zcela běžný. V České republice se vyskytuje 

například v Podkrkonoší, na Písecku, u Velkého Meziříčí. Používá se nejčastěji ve 

sklářském průmyslu, pro optické přístroje, jako drahý a ozdobný kámen. Křemen má 

velmi malou sorpční kapacitu (Chadimová, 2017a).  
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4 Experimentální část  

4.1 Metodika  

4.1.1 Příprava roztoků a použité chemikálie  

Pro každý experiment byly vždy připraveny čerstvé roztoky s použitím 

demineralizované vody. Roztoky byly připraveny tak, že byl na analytických váhách 

navážen pevný materiál, pro účely toho experimentu se jednalo o dusičnan zinečnatý 

(Zn(NO3)2·6 H2O)). Množství bylo vypočítáno pomocí vzorce: 

m = c ∙ V ∙ M      (5) 

kde m představuje navážku rozpuštěné látky udávanou v gramech, c je koncentrace 

rozpuštěné látky s jednotkou mol/l, M označuje molární hmotnost rozpuštěné látky 

s jednotkou g/mol a V představuje objem roztoku vyjadřovaný v litrech.  

Pomocí trychtýře a střičky (s 0,01 M elektrolytem) byl pevný podíl převeden 

do odměrné baňky, a to co nejpřesněji, aby zbytky materiálu nezůstaly na lodičce. 

Následně byla pomocí 0,01 M elektrolytu odměrná baňka o požadovaném objemu 

doplněna až po rysku, uzávěr byl otřen buničinou, uzavřen víčkem a zamíchán. Pro 

získání roztoku zinku o nižší koncentraci, kdy nebylo možné pevný podíl přesně 

navážit, bylo provedeno ředění roztokem, který obsahoval 0,01 M koncentraci NaNO3, 

a to pomocí vzorce: 

c1 ∙ V1 = c2 ∙ V2     (6) 

kde V1 a V2 označují objemy roztoků, které byly spolu směsovány, a jsou udávány 

v litrech, c1 a c2 představují koncentrace rozpuštěných látek v roztocích (mol/l).    

Další důležitou částí práce bylo kalibrování pH sond, které bylo provedeno 

před každým experimentem pomocí pufrů o pH hodnotách 4,01; 7,00; a 10,00. 

Následujícím krokem bylo navážení sorbentu (kaolinit, albit) na analytických váhách. 

Posledním krokem byl již samotný adsorpční experiment (popsáno níže), ve kterém 

byl poměr pevné/kapalné fáze vždy 2 g/l. Hodnota pH byla po celou dobu experimentu 

upravována na požadovanou hodnotu pomocí roztoků HNO3 o koncentrací 0,1 a 0,01 

M pro snižování pH a pro zvyšování pH byl využíván roztok NaOH také o koncentraci 

0,1 a 0,01 M. Pro oplachování nádobí byla používána destilovaná voda. 
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4.1.2 Materiály a chemikálie 

V rámci experimentu byly použity materiály kaolinit a albit, které pocházejí 

z LB MINERALS, s.r.o. Na oba minerály byl dán požadavek, aby byly vhodné pro 

použití při experimentech v laboratořích, a to konkrétně při adsorpčních 

experimentech. LB MINERALS, s.r.o. neudávají jejich přesné složení ani kvalitu. 

V případě albitu se však jedná o sodnovápenatý živec patřící mezi jílovité materiály. 

Kaolinit rovněž patří mezi jílovité materiály a ve své struktuře obsahuje hliník a 

křemík. Oba materiály pochází z přirozených nalezišť.  

4.1.3 Kinetika sorpce  

 Kinetické experimenty byly provedeny tak, že po přidání adsorbentu (2 g/l) 

byla směs intenzivně míchána pomocí magnetického míchadla (550 rpm) a byla 

udržována konstantní hodnota pH (5,5 a 6,5). Odběry byly provedeny ve stanovených 

časových intervalech, a to 1, 3, 5, 10, 15, 20, 30, 60, 90, 120 a 180 minut. Jednotlivé 

odběry byly provedeny pomocí automatické pipety. Využívána byla pipeta o objemu 

10 ml, pomocí které byly odebrané vzorky převedeny do stříkačky, na kterou byl 

přidělán 0,45 µm filtr. Poté byly vzorky přefiltrovány do zkumavky. Takto připravené 

vzorky byly změřeny pomocí emisní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem 

(ICP-OES; Agilent Technologies 720 Series), kde byly stanoveny obsahy kovů v 

roztoku. Data z kinetických experimentů byla modelována pomocí nelineární formy 

pseudo-prvního a pseudo-druhého řádu v programu Origin 9. Rovnice pseudo-prvního 

řádu má tvar: 

qt =  qe(1 − e−k1t)     (7) 

kde qt a qe vyjadřují adsorbované množství (mg/g) v čase t a v rovnovážném čase (min). 

Konstanta k1 s jednotkou min-1 udává velikost koeficientu rychlosti pseudo-prvního 

kinetického řádu.  Rovnice pseudo-druhého řádu má tvar: 

qt =  k2qe
2t/(1 + k2qet)    (8) 

Kde qt a qe představují adsorbované množství (mg/g) v čase t a rovnovážném čase 

(min), a konstanta k2 je označována jako koeficient rychlosti pseudo-druhého 

kinetického řádu [g/ (mg/min)] (Simonin, 2016). 
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4.1.4 Rovnovážně adsorpční experimenty 

Rovnovážné adsorpční experimenty (adsorpční izotermy) byly provedeny 

v jednotlivých kádinkách obsahující roztok zinku o dané koncentraci. Po přidání 

adsorbentu byla směs intenzivně míchána po dobu tří hodin pomocí orbitálního 

míchadla (250 rpm). Byla udržována konstantní hodnota pH (5,5 a 6,5). Odběr 

probíhal totožným způsobem, jak již bylo popsáno u kinetických experimentů.  Data z 

rovnovážných experimentů byla modelována pomocí nelineární formy Freundlichova 

a Langmuirova modelu v programu Origin 9. 

Rovnice pro nelineární formu Langmuirova modelu má tvar: 

qe = qmaxKLce/(1 + KLce)    (9) 

kde konstanty ce a qe představují rovnovážné koncentrace v roztoku s jednotkou mg/l 

a adsorbované množství v rovnováze s jednotkou mg/g. Parametry qmax a KL jsou 

konstanty maximální adsorpční kapacity s jednotkou (mg/g) a (l/mg).  

Rovnice pro nelineární formu Freundlichova modelu má tvar: 

qe = KF·c(e)
1/n

      (10) 

kde konstanty ce a qe odpovídají rovnovážné koncentraci v roztoku s jednotkou mg/l a 

adsorbované množství v rovnováze s jednotkou mg/g. Parametry KF a n jsou 

označovány jako Freundlichova konstanta [(mg/g) (l/mg)1/n] a bezrozměrná konstanta, 

které popisuje vliv povrchové heterogenity na adsorpční proces (Foo a Hameed, 2010). 

4.2 Výsledky 

Na obr. 1 je uveden graf popisující naadsorbované množství zinku závislé na 

čase při hodnotě pH 5,5. U materiálu kaolinit se na začátku experimentu desorbovalo 

určité množství zinku, poté se po necelých 30 minutách proces ustálil a adsorbované 

množství (20%) bylo již v rovnováze do konce experimentu. U albitu nastala 

rovnováha takřka na začátku experimentu. Ve srovnání s kaolinitem albit adsorbuje 

zinek v menší míře (6%). Kinetický experiment byl proveden i s křemenem, avšak 

tento materiál adsorboval zinek pouze v malé míře na začátku experimentu. Toto malé 

adsorbované množství se v průběhu času desorbovalo a na konci experimentu bylo 

naadsobováno takřka nulové procento zinku.  
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Obr. 1: Adsorpční efektivita (%) kaolinitu a albitu pro zinek v závislosti na čase (min) při pH 5,5. 

Zdroj: vlastní zpracování  

Na obr. 2 je zobrazen graf nadsorbovaného množství zinku v závislosti na čase 

tentokrát při hodnotě pH 6,5. Při této hodnotě pH nastala rovnováha u kaolinitu i u 

albitu ihned na začátku experimentu. Křemen při pH 6,5 neadsorboval téměř žádný 

zinek. Stejně jako u pH 5,5 nejlépe z těchto tří materiálu adsorboval zinek kaolinit 

(22%) následován albitem (8%). 



34 
 

 

Obr. 2: Adsorpční efektivita (%) kaolinitu a albitu pro zinek v závislosti na čase (min) při pH 6,5. 

Zdroj: vlastní zpracování 

Na obr. 3 je zobrazeno adsorbované množství zinku (qe; mg/g) na kaolinit a albit 

v závislosti na čase (t; min) v roztoku při hodnotě pH 5,5. Pro materiál kaolinit po 

proložení dat pomocí rovnice modelu pseudo-prvního kinetického řádu vyšlo 

adsorbované množství v rovnováze qe = 0,823 mg/g. Hodnota R2 (neboli minimální 

suma čtverců umožňující zhodnotit přesnost proložení) vyšlo 0,906 a rychlostní 

konstanta k1 = 0,667 min-1. Pro rovnici modelu pseudo-druhého kinetického řádu bylo 

zjištěno adsorbované množství qe = 0,745 mg/g, proložení R2 = 0,660 a rychlostní 

konstanta k2 = 1,411 g/(mg/min). To znamená, že proložení experimentálních bodů 

vyšlo lépe pro rovnici modelu pseudo-prvního kinetického řádu. I přes lepší proložení 

pomocí pseudo-prvního kinetického modelu se však experimentálně zjištěné 

adsorbované množství (0,719 mg/g) více přibližovalo adsorbovanému množství 

stanovenému pomocí pseudo-druhého kinetického řádu. Pro materiál albit při hodnotě 

pH 5,5 po proložení experimentálních dat pomocí rovnice pro model pseudo-prvního 

kinetického řádu bylo zjištěno adsorbované množství v rovnováze qe = 0,183 mg/g, 

hodnota R2 = 0,729 a rychlostní konstanta k1 = 0,616 min-1. Pro rovnici modelu 

pseudo-druhého řádu celkové adsorbované množství qe v rovnováze vykazovalo 

hodnotu 0,169 mg/g), R2 hodnotu 0,353 a rychlostní konstanta k2 hodnotu 

2,701 g/(mg/min). I pro albit bylo proložení experimentálních dat lepší pro model 
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pseudo-prvního kinetického řádu. Oproti kaolinitu se experimentálně zjištěné 

adsorbované množství (0,195 mg/g) více přiblížilo adsorbovanému množství 

stanovenému pomocí modelu pseudo-prvního kinetického modelu.  

 

Obr. 3: Adsorbované množství zinku (mg/g) na kaolinit a albit v závislosti na čase (min) při pH 5,5 proložené 

pomocí modelu pseudo-prvního a pseudo-druhého kinetického řádu. 

Zdroj: vlastní zpracování 

Na obr. 4 je znázorněno adsorbované množství zinku na albit a kaolinit 

(qe; mg/g) závislé na čase (t; min) v roztoku při hodnotě pH 6,5. U modelu pseudo-

prvního kinetického řádu bylo získáno adsorbované množství qe = 0,732 mg/g, 

hodnota R2 bylo stanoveno jako 0,979 a rychlostní konstanta k1 byla určena jako 0,866 

min-1. Pro pseudo-druhý model vyšlo adsorbované množství qe = 0,704 mg/g, hodnota 

R2 = 0,848 a rychlostní konstanta k2 = 2,046 g/(mg/min). Na základě hodnot R2 je 

patrné, že experimentální data lépe odpovídala modelu pseudo-prvního kinetického 

řádu. Pokud bychom srovnávali adsorbované množství zjištěné experimentálně a 

křivky modelů, pro kaolinit se qe určené experimentálně (0,708 mg/g) více přiblížilo 

hodnotě získané pomocí pseudo-druhého kinetického modelu. U albitu při hodnotě pH 

6,5 pro model pseudo-prvního kinetického řádu bylo zjištěno adsorbované množství 

qe = 0,264 mg/g, hodnota R2 = 0,879 a rychlostní konstanta k1 = 0,481 min-1. Pro model 

pseudo-druhého kinetického řádu bylo zjištěno adsorbované množství v rovnováze qe 

= 0,265 mg/g, hodnota R2 = 0,736 a rychlostní konstanta k2 = 1,672 g/(mg/min). 
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Experimentální data rovněž lépe odpovídala modelu pseudo-prvního kinetického řádu 

(stejně jako v předchozích případech). Při srovnání experimentálně zjištěného 

adsorbovaného množství v rovnováze (0,315 mg/g) a výsledků adsorbovaného 

množství na základě obou modelů, se výsledné qe přiblížilo stejně pseudo-prvního i 

pseudo-druhého řádu, protože křivka pro model pseudo-druhého kinetického řádu se 

limitně blíží křivce pro pseudo-první kinetický řád. 

 

Obr. 4: Adsorbované množství zinku (mg/g) na kaolinit a albit v závislosti na čase (min) při pH 6,5 proložené 

pomocí modelu pseudo-prvního a pseudo-druhého kinetického řádu. 

Zdroj: vlastní zpracování 

Při porovnání experimentů kinetiky sorpce při hodnotách pH 5,5 a 6,5 je patrné, 

že experimentální data popisující sorpci zinku na albit i kaolinit při pH 6,5 jsou lépe 

popsána pomocí zvolených modelů než při pH 5,5. Ve všech případech bylo lepšího 

proložení dosaženo pro model pseudo-prvního kinetického řádu. Při srovnání hodnot 

rychlostní konstanty k1 (srovnání bylo provedeno u rychlostní konstanty získané 

z modelu, který lépe odpovídal experimentálním datům) se již hodnoty liší, protože u 

kaolinitu opět vyšla konstanta k1 vyšší pro hodnotu pH 6,5, naopak u albitu vyšla 

hodnota k1 vyšší při pH 5,5. Obecně platí, že čím vyšší je rychlostní konstanta k, tím 

je reakce rychlejší. Pro experiment uvedený v této bakalářské práci tedy vyšlo, že 

reakce byla rychlejší u kaolinitu při pH 6,5 a u albitu při pH 5,5. U adsorbovaného 
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množství qe pro kaolinit u pseudo-prvního i druhého modelu bylo naměřeno větší qe 

při hodnotě pH 5,5. Pro albit byla tato hodnota vyšší u pH 6,5.  

Na obr. 5 je vyjádřeno adsorbované množství zinku (mg/g) na kaolinit závislé 

na rovnovážné koncentraci v roztoku (mg/l), tzn., adsorpční izoterma. Albit při 

hodnotě pH 5,5 téměř nesorboval, proto nebyl model pro tento materiál při této 

hodnotě pH stanoven. Rovnovážná adsorpční data byla dále popsána pomocí 

Langmuirova a Freundlichova modelu. U adsorpce zinku na kaolinit při hodnotě pH 

5,5 byla na základě Langmuirova modelu zjištěna Langmuirova konstanta KL = 0,296 

(mg/g), hodnota pro maximální adsorbované množství qmax = 0,738 mg/g a hodnota 

R2 = 0,892. U Freundlichova modelu vyšla Freundlichova konstanta 

KF = 0,207 [(mg/g) (l/mg)1/n], konstanta n 2,676 a hodnota R2 = 0,830. U kaolinitu se 

adsorbované množství (mg/g) při zvyšující se rovnovážné koncentraci v roztoku 

(mg/l) zvyšovalo.  

 

 

Obr. 5: Adsorbované množství zinku na kaolinit (mg/g) v závislosti na rovnovážné koncentraci v roztoku (mg/l) 

při pH 5,5. 

Zdroj: vlastní zpracování 

Pro výsledky adsorpce zinku na kaolinit při hodnotě pH 6,5, které jsou 

zobrazeny na obr. 6, vyšly u Langmuirova modelu konstanty takto: KL = 0,645 mg/g 
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a qmax = 0,790 mg/g. Hodnota R2 byla 0,804. V případě Freundlichova modelu vyšly 

konstanty: KF = 0,359 (mg/g) (l/mg)1/n a n = 4,394. Hodnota R2 dosahovala významně 

nižších hodnot, a to 0,579. Rovnovážná adsorpční data pro materiál albit při hodnotě 

pH 6,5 jsou rovněž zobrazena na obr. 6. Pro tento materiál vyšly konstanty 

Langmuirova modelu následujícím způsobem: KL = 0,484 mg/g a konstanta pro 

maximální adsorbované množství qmax = 0,286 mg/g. Hodnota R2 dosahovala 0,804. 

Pro Freundlichův model byly výsledky: KF = 0,113 (mg/g) (l/mg)1/n, konstanta  

n = 3,731 a R2 = 0,591. Na základě konstanty R2 u všech případů vyšlo nejlepší 

proložení Langmuirovým modelem. 

 

Obr. 6: Adsorbované množství zinku na kaolinit a albit (mg/g) v závislosti na rovnovážné koncentraci v roztoku 

(mg/l) při pH 6,5. 

Zdroj: vlastní zpracování 

Při srovnání rovnovážné adsorpce zinku na kaolinit při hodnotách pH 5,5 a 6,5 

byla zjištěna vyšší hodnota KL u Langmuirova modelu při pH 6,5. Rovněž maximální 

adsorbované množství dosahovalo vyšších hodnot při pH 6,5. Naopak vyšší hodnota 

R2 byla pozorována u pH 5,5. Vyšší hodnota konstanty n, získané na základě 

Freundlichova modelu, byla zjištěna rovněž u pH 6,5. Hodnota  R2 dosahovala rovněž 

vyšších hodnota při pH 5,5. Maximální adsorbované množství (qmax) zjištěné 

experimentálně vyšlo oproti Langmuirově modelu nadhodnocené. Rovnovážná 

adsorpční data pro materiál albit při hodnotě pH 6,5 jsou rovněž zobrazena na obr. 6. 
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Pro tento materiál vyšly konstanty Langmuirova modelu následujícím způsobem: 

KL = 0,484 mg/g a konstanta pro maximální adsorbované množství qmax = 0,286 mg/g. 

Hodnota R2 dosahovala 0,804. Pro Freundlichův model byly výsledky: KF = 0,113 

(mg/g) (l/mg)1/n, konstanta n =3,731   a R2 = 0,591. Na základě konstanty R2 u všech 

případů vyšlo nejlepší proložení Langmuirovým modelem. Nejmenší rozdíly jsou 

patrné u kaolinitu při hodnotě pH 5,5.  

4.3 Diskuze 

Z hlediska rychlosti adsorpčního procesu a stanovení efektivity adsorpce byly 

výsledky zhodnoceny s Kanti Sen a Chi Khoo (2013), kteří ve svém experimentu, který 

byl zaměřen na adsorpci zinku přírodními materiály bentonitem a kaolinitem, zjistili, 

že se adsorpční množství (efektivita adsorpce) zvyšuje s rostoucím kontaktem a 

dosahuje rovnováhy během 80 minut. Na druhou stranu na základě výsledků získaných 

v této bakalářské práci nastala rovnováha dříve, a to konkrétně u kaolinitu po necelých 

30 minutách. Kromě toho ve svém experimentu zjistili, že množství adsorpce iontů 

kovů se s nárůstem počáteční koncentrace kovových iontů zvyšuje. Dále stanovili dle 

dat, které jim vyšly v kinetických experimentech, a shodli se v tom i se Sen a Sarzali 

(2008), že adsorpce zinku na povrchu kaolinitu je dvoustupňový proces, a to konkrétně 

rychlá adsorpce kovových iontů na vnější povrch a poté následuje možná pomalá 

difúze meziprostoru uvnitř částic.  

Získané výsledky z kinetických experimentů a následného modelování byly 

srovnány s údaji v dostupné literatuře a bylo zjištěno, že stejně jako v případě 

experimentů zpracovaných v rámci této bakalářské práce, byl pro zhodnocení 

výsledků kinetického experimentu pro kaolinit využit model pro pseudo-první a 

pseudo-druhý kinetický řád (Chai a kol., 2017). Na základě výsledků proložení 

experimentálních dat (koeficient R2) bylo dle Chai a kol. (2017) určeno, že kinetika 

adsorpce lépe odpovídala rovnici pseudo-druhého kinetického řádu (R2 > 0,999). 

Rychlostní konstanta k2 byla určena jako 2,37 g/(mg/min). Adsorbované množství 

v rovnováze qe bylo určeno 0,87 mg/g. Pokud tyto výsledky srovnáme s výsledky 

z našeho experimentu, tak se s autorem rozcházíme již na začátku, kdy nám podle 

výsledků proložení R2 kinetika sorpce vyšla lépe pro rovnici pseudo-prvního modelu. 

Pro rovnici pseudo-prvního řádu pro kaolinit vyšly v uvedené literatuře tyto hodnoty:  

k1 = 0,95 min-1, qe = 0,85 mg/g a R2 = 0,997 (Chai a kol., 2017). Po zhodnocení 

výsledků s hodnotami získanými v rámci této bakalářské práce se nejvíce hodnoty liší 
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v rychlostní konstantě k1, kdy hodnota této konstanty pro kaolinit dosahovala 

významně nižších hodnot, tzn., nižší rychlost kinetického procesu než v uvedené 

literatuře. V tomto modelu se výrazně liší hodnoty pro konstanty k2 a R2 a ohledem na 

hodnoty z našeho experimentu. V konstantě qe není tolik patrný rozdíl. Kanti Sen a 

Chi Khoo (2013) rovněž použili dva nejpoužívanější kinetické modely, a to pseudo-

prvního a pseudo-druhého kinetického řádu. U modelu pseudo-prvního kinetického 

řádu byla zjištěna velmi nízká hodnota R2 (v rozmezí 0,15 – 0,74 pro různé fyzikálně-

chemické parametry). Autorův kinetický model pro pseudo-první řád předpovídá o 

mnoho nižší hodnotu rovnovážné adsorpční kapacity než hodnoty zjištěné při 

experimentu v rámci bakalářské práce. Naopak R2 pro kinetický model pseudo-

druhého řádu vyšel v literatuře poměrně vysoký (0,996) na rozdíl od výsledků 

získaných v rámci této bakalářské práce.  

Výsledky z rovnovážných adsorpčních experimentů byly rovněž srovnány 

s dostupnou literaturou. Meroufel a kol. (2013) rovněž použili Langmuirův a 

Freundlichův izotermický model pro určení vztahu mezi množstvím zinku 

adsorbovaného na kaolinit a jeho rovnovážné koncentraci ve vodném roztoku. 

Konstanty pro Langmuirův model vyšly takto: qmax 12,23 mg/g a KL 0,32 l/mg. 

Hodnota R2 byla 0,998. Největší rozdíl oproti výsledkům v rámci bakalářské práce 

můžeme shledat v qmax, které v našem experimentu vyšly menší, u ostatních hodnot 

nejsou patrné zásadní rozdíly. Konstanty pro Freundlichův model dle uvedené 

literatury dle Meroufela a kol. (2013) jsou následující: n 1,82, KF 2,7 (mg/g) (l/mg)1/n. 

Hodnota R2 dosahovala 0,981. V tomto případě se hodnoty oproti experimentu v této 

práci liší jak pro konstantu n, tak pro konstantu KF. Pokud je konstanta n > 1, naznačuje 

to, že je adsorpční proces příznivý.  Všechny hodnoty n získané v rámci bakalářské 

práce byly větší než 1, což je v souladu s uvedenou literaturou. Výsledky pro kaolinit 

se liší, i když se principiálně jedná o stejný materiál. Tyto rozdíly mohou být 

způsobeny rozdíly ve vlastnostech použitých materiálu např. pokud se jedná o přírodní 

materiály, tak jsou vlastnosti velmi variabilní. V případě albitu jsou data v dostupné 

literatuře omezená, tudíž nebylo možné provést srovnání. 
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5 Závěr  

Odstranění kontaminace půd toxickými kovy je možná, avšak jsou k tomu 

zapotřebí různé remediační technologie. V současné době jich existuje celá řada, avšak 

jejich hlavní rozdíl je v rychlosti odstranění, v ekonomickém hledisku, ve způsobu 

aplikace (ex situ či in situ). Společným cílem je chránit životní prostředí a lidské 

zdraví. Tyto technologie se jeví jako poměrně dobré řešení odstraňování toxických 

kovů z půdy, avšak jejich aplikace bývá náročná jak z pohledu časového, tak mnohdy 

i finančního. Finančně náročné jsou zejména metody ex situ. Kontaminace půd zinkem 

je označována jako primární ekologické riziko vzhledem k ohrožení vodních zdrojů. 

Využívání sorpce jakožto odstraňování kovů z půd má velkou výhodu v přirozeném 

výskytu minerálů jako je albit či kaolinit v půdě. Další výhodou je finanční stránka, 

jelikož se jedná o poměrně málo nákladnou technologii. Z výsledků z experimentální 

části této bakalářské práce plyne, že při srovnání materiálů křemen, albit a kaolinit 

v největší míře sorboval kaolinit. Vzhledem k tomu, že tento materiál je označován 

jako nejrozšířenější jílovitý materiál, a zároveň se nachází po celém světě, jedná se o 

snadno dostupný materiál. U albitu i kaolinitu bylo prokázáno, že sorpce zinku je 

závislá na hodnotě pH prostředí, tzn., vyšší adsorbované množství při vyšší hodnotě 

pH. Vzhledem k nezbytnému porozumění principů mobility toxických kovů v půdním 

prostředí, je důležité studovat sorpci kovů na konkrétní půdní komponenty, aby bylo 

možné odhalit a zhodnotit míru rizika na dané lokalitě v souvislosti se složením dané 

půdy.  
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