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Abstrakt

Diplomové prace se zabyva studiem sorpce rizikovych (toxickych) kovu
(zinku a kadmia) na vybrané pevné materialy (amorfni oxidy manganu syntetizované
pomoci glukozy, sacharézy a melasy). V teoretické ¢asti této prace byly poskytnuty
informace tykajici se kontaminace ptid a vod rizikovymi (toxickymi) kovy a nasledné
moznosti jejich snizeni nebo odstranéni pomoci remedia¢nich technologii, kam se
fadi 1 metoda chemické stabilizace. V experimentalni ¢asti této prace byly popsany a
zhodnoceny vysledky sorpce zinku a kadmia na amorfni oxidy manganu pfipravené
z glukézy (AMO-G), sacharozy (AMO-S) a melasy (AMO-M) pii pocatecnich
koncentraci zinku a kadmia 10 M, rozdilnych hodnotach pH (3-8) a koncentracich
elektrolytu, tj. pii riznych iontovych silach (107 M az 103 M). Byly ziskany
charakteristické adsorp¢ni hrany, pfi¢emz bylo zjiSténo, ze sorpce kadmia a zinku
probihala rozdilné, kdy se na amorfni oxidy manganu obecné sorbovalo mensi
mnozstvi zinku nez kadmia. Preferenénim mechanismem ziachytu byla stanovena
chemicka adsorpce, avSak byla zjisténa i mirna zavislost na iontové sile pii nizsich
hodnotach pH, kdy se ve slabsich elektrolytech pfi daném pH sorbovalo vétsi
mnozstvi zinku a kadmia nez v elektrolytu silnéj§im, coz bylo pfisouzeno vlivu
fyzikalni adsorpce. Pomoci programu Visual MINTEQ 3.1 byla zhodnocena moZna
precipitace pevné faze behem experimentu, diky které mohla byt sorpce pii vysSich
hodnotdich pH ovlivnéna. Na zdkladé méfeni pomoci rentgenové difrakce byl
vyloucen vyznamng&jsi vliv precipitace pii pH mensim nez 7. Jako nejefektivnéjsi a
nejstabilngj$i material, a tim padem i potencialné vhodné remediacni ¢inidlo, se jevi

AMO-S, naopak jako nejméné stabilni byl vyhodnocen AMO-G.

Klicova slova: oxid manganu, zinek, kadmium, adsorpce, adsorpcni hrany



Abstract

This diploma’s thesis deals with the study of sorption of hazardous (toxic)
metals (zinc and cadmium) onto selected solid materials (amorphous manganese
oxides synthesized using different sugars; glucose, sucrose and molasses). The
theoretical part of this thesis provided information on contaminated soils and water
with hazardous (toxic) metals, and the possibility of reduction or removal of these
contaminants from the soil and water by means of remediation technologies,
including the method of chemical stabilization. In the experimental part of this thesis,
the results of the experiment were described, which involved zinc and cadmium
sorption onto amorphous manganese oxides synthesized by glucose (AMO-G),
sucrose (AMO-S) and molasses (AMO-M) using concentration of zinc and cadmium
10 M, different pH values (3-8) and concentrations of the background electrolyte
(10 M to 10 M NaNOs). Characteristic adsorption edges were obtained, while the
sorption capacity of zinc and cadmium was different. In general, less zinc capacity
than cadmium capacity was sorbed onto amorphous manganese oxides. Adsorption
was the prevailing removal mechanism, although a slight dependence on ionic
strength at lower pH values was noticed, when more zinc and cadmium was sorbed
in weaker electrolytes at the given pH value compared to a stronger electrolyte,
which was attributed to physical adsorption. The potential influence of metal
precipitation were predicted by speciation modeling using the Visual MINTEQ 3.1
program, thanks to which the sorption could be affected at higher pH values. Based
on X-ray diffraction analyses, a more significant effect of precipitation at pH < 7 was
excluded. AMO-S appears to be the most effective and stable material (considered to
be highly effective stabilizing amendment), while AMO-G was evaluated as the least

stable amendment.

Key words: manganese oxide, zinc, cadmium, adsorption, adsorption edges
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1 Uvod

Kontaminace pid a vod je spolu svodni a vétrnou erozi, zdborem pud a
ubytkem organické hmoty celosvétovym problémem (Tlusto$ a kol. 2016). Ke
kontaminaci slozek zivotniho prostfedi mlize dochazet diky celé fadé ptirodnich, ale
hlavné antropogennich procest, coz nasledné miuze vést K vyskytu nadmérného
mnozstvi nezddoucich prvkl nebo latek (kontaminanti, polutanti) v téchto slozkach
(napf. vpudé ¢i vode) (Guedron a kol. 2016). Dusledkem kontaminace slozek
zivotniho prostiedi mize dojit napt. ke kumulaci latek v rdmci potravniho fetézce,
ovlivnéni ¢innosti plidniho edafonu, naruseni procesu huminifikace organické hmoty,
sniZzeni vynosu zeméd¢lskych plodin, degradaci pidy, ovlivnéni kvality povrchové a

podzemni vody a také k pfimému ohrozeni lidského zdravi (Vacha a Saika 2009).

Mezi vyznamné kontaminanty patii rizikové (toxické) prvky, které zahrnuji
kovy a metaloidy, jejichz toxicita je umérna aktivité jejich volnych iontl v prostiedi
(Hall a kol. 1999). V ekosystémech se rizikové kovy pohybuji v ramci jejich
biochemickych cykli, ze kterych v urcity €as vystupuji a nasledné se kumuluji napft.
ve vod¢, pude ¢i zivych organismech (Kafka a Punocharova 2002). Tyto kovy pak
mohou reagovat s piirodnimi slou¢eninami diky celé fadé chemickych a fyzikalnich
procest, coz nasledné meéni jejich formu, a tim i jejich mobilitu v daném prostiedi.
Obecné plati, ze kovy mohou v pidé a vodé reagovat s konkrétnimi latkami, ménit
oxida¢ni stavy, zachytavat na povrchu pevné faze (tj. adsorbovat) nebo mohou
podléhat procesu precipitace (tj. srazeni). Tim, Ze jsou rtizné vazany nebo sorbovany
na povrchu konkrétnich ptirodnich latek (napf. na ptidni mineraly), se mize zvysovat
nebo naopak snizovat jejich mobilita (Dube a kol. 2000). Mobilita je také obecné
dana rozpustnosti slouc¢enin rizikovych kovli ve vod¢, pfiCemz se zvétSuje, ¢im je
sloucenina rozpustnéjsi, coz je uzce spjat0 S rozpustnosti téchto sloucenin vlivem
okolnich podminek, napt. v kyselém prostiedi (Kafka a Puncochafova 2002). Zména
podminek mlZe mit rovnéz vliv i na desorpci kovli zachycenych na povrchu pevné

faze (IRZ ©2020).
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Kontaminace ptidy a vody kovy je vyznamnym problém, ktery nastal predevsim
diky lidské ¢innosti. Mezi hlavni zdroje kontaminace patfi rafinerie, huté, primysl,
spalovani fosilnich paliv, zemédélstvi, zpracovani rud, komunalni odpad aj. Ackoliv
ke kontaminaci zivotniho prostiedi kovy dochazi dlouhodobé€, snaha 0 jeji feSeni je
intenzivni v poslednich 40 letech, a to diky rozvoji poznani Vv této problematice,
vyvojem novych analytickych metod a také zvySenim pienosnosti laboratornich
pristroji pro stanoveni i nizkych koncentraci rizikovych kova, které vSak mohou mit
negativni dopad na zivotni prostfedi (Kafka a Puncocharova 2002; Guedron a kol.
2016). Vzhledem k siroké distribuci kovl (napf. zinku a kadmia) v pid¢ a ve vodg,
byly vyvinuty nakladové efektivni metody a zplsoby remediace, diky kterym je
mozné Kkoncentraci kontaminanti a jejich mobilitu v téchto slozkach snizit nebo

omezit (Evanko a Dzombak 1997; Martin a Ruby 2004).

Mezi takové metody, které jsou ekonomicky efektivni a Setrné k zivotnimu
prostedi, patii napf. chemicka stabilizace. Jedna se o remedia¢ni metodu, v jejimz
piipadé dochazi k imobilizaci kovi (¢i jinych kontaminantd) pomoci procesi
adsorpce, precipitace, komplexace a/nebo iontové vymény). Vyuzivaji se rizna
organickd nebo anorganickd imobiliza¢ni ¢inidla, mezi kterd patii napt. zeolity,
vapno a fosfaty. Mezi vhodné materidly také patfi riizné typy (oxo)hydroxidl (napf.
oxidy a hydroxidy manganu nebo Zeleza), které¢ diky svym vlastnostem umoZznuji
vznik chemickych vazeb mezi oxidem a kontaminantem, ¢imZ vznikd pevna vazba

branici naslednému uvolnéni kovu do prostiedi (Lee a kol. 2009; Komarek a kol.
2013).

Diky vyskytu celé tady lokalit se zvySenymi koncentracemi kovid v mobilni
form¢ (napt. Zn, Cd) je nezbytné sledovat mechanismy jejich zachytu na potencialni
Vhodna imobilizaéni ¢inidla (napt. oxidy manganu) za riznych podminek (napft. pH,
iontova sila). Dale je nutné posoudit uc¢innost materiali nejdiive v jednoduchych
systémech (tj. napt. ve vodnych roztocich) pted jejich realnou aplikaci (Hudcova a
kol. 2018). Dulezita je také ekonomika souvisejici se syntézou materialti, kdy se
vysledna cena odviji od vstupnich surovin. Z tohoto dtivodu je tato diplomova prace
zaméfena na zachyt vybranych kovu (Zn, Cd) na imobilizaéni ¢inidla na bazi oxida

manganu, které byly pfipraveny z riznych vstupnich surovin.
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2 Cile

Hlavnim cilem diplomové prace je popsat a zhodnotit adsorpéni schopnosti
oxidi manganu vaci riznym typtim kovl (napt. Zn, Cd) vcetné jejich stability.
ReSerSni ¢ast prace je vénovana shrnuti dosavadnich poznatkd v této problematice.
Jsou zde popsany zakladni charakteristiky vybranych kovu vcetné jejich mobility,
moznosti remediace s diirazem na chemickou stabilizaci a vhodné remediacni Cinidla
se specialnim dirazem na oxidy Fe a Mn. V experimentalni ¢asti je kladen diraz na
provedeni a zhodnoceni rovnovaznych adsorpénich experimenti pii riznych
hodnotach pH pro syntetizované amorfni oxidy manganu. Vysledky jsou detailné
zpracovany a nasledné diskutovany s odbornou literaturou. Hlavni pfinos prace je
V objasnéni adsorpcnich vlastnosti oxidi manganu ptipravenych z riiznych vstupnich

surovin vi¢i vybranym koviim.
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3 Literarni reSersSe

3.1 Rizikové kovy Vv Zivotnim prostiredi

Rizikové kovy jsou takové kovy, které pii urCitych koncentracich plisobi
Skodlivé na ¢loveéka a ostatni biotické slozky ekosystému (Kafka a Puncochérova
2002). Mezi nejvyznamngjsi rizikové kovy patii olovo (Pb), chrom (Cr), zinek (Zn),
kadmium (Cd), m&d’ (Cu) a nikl (Ni), ale i Zelezo (Fe) a mangan (Mn). Tyto kovy
mohou zpusobit kontaminaci jednotlivych slozek Zzivotniho prostiedi, predev§im
pokud se Vv prostfedi vyskytuji jejich zvySené koncentrace V mobilni formé. Do
pudniho a vodniho prostfedi se dostdvaji hlavné diky antropogenni Cinnosti pii
havarijnich situacich, vypousténim odpadnich vod, zZ imisni zatéze nebo ze skladek
s nebezpecnym odpadem. Ke kontaminaci vsak muze dojit také diky pisobeni
ptirodnich zdrojt. Tyto rizikové prvky mohou u Zivych organismu vyvolavat projevy
chronické ¢i akutni toxicity, kterd se projevuje az ve vyssi koncentraci nebo pfi
piechodu z vazané do mobilni formy, ke které dochazi napt. poklesem piadniho pH
(kovy vyskytujici se ve formé kationti, napf. Zn, Cd), pfipadné naopak jeho
nariistem (kovy vyskytujici se ve form¢ oxyaniontl, napt. Cr). Disledkem
kontaminace dochazi k naruSeni zakladnich funkci jednotlivych slozek zivotniho
prostiedi a k ptestupu (transportu) kontaminantii mezi t€émito slozkami. Jako ptiklad
1ze uvést prechod kontaminanti z pidy do podzemnich ¢i povrchovych vod nebo pak
dale aZ do potravnich fetézcl. Vyskyt rizikovych kovli v pidé zplsobuje napf.
inhibici mikrobialni ¢innosti a procesti humifikace, snizenou tvorbu vynosu plodin a
také muze dojit k ohroZzeni lidského zdravi (MZe ©2020; Priyadarshanee a Das
2020). Rizikové kovy tedy prochazeji globalnim ekologickym cyklem, ve kterém
hraje hlavni roli puda a voda. Z tohoto diivodu je tato diplomova prace zaméfena na
popis této problematiky s dirazem na vybrané kovy (Zn, Cd) a déale na zplsoby
vedouci ke sniZeni rizika spjatého s jejich vyskytem v Zivotnim prostiedi, napf. role

pevnych materiala k zachytu téchto rizikovych kovt.
3.1.1 Zinek

Biogeochemicky kolobéh zinku je globalné pozménén antropogennimi

aktivitami. Zinek se pouziva v mnoha primyslovych odvétvich, jako je galvanizace
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kovii, konzervace potravin, farmaceutika, elektronika a dalsi. Dnes se odhaduje, ze
vice nez polovina stavajicich tokti Zn na Zemi se cykli v antroposféfe (Tonha a kol.
2020). Hlavnimi zdroji zinku v atmosféie je tézba zinkovych rud a spalovani
fosilnich paliv. Do pidy a vody se z atmosféry nasledn¢ dostava diky procesu
depozice. Dalsim zdrojem zinku Vv padach jsou hnojiva, ktera ho obsahuji, a
deponované Cistirenské kaly. Ve vodnim prostitedi se zinek vyskytuje diky
atmosférickému spadu, splachu z ptd a v disledku styku vody a nadob, které jsou ze
zinku vyrobeny (napif. védra, okapy nebo plechy). Pfirozenym zdrojem zinku v
prostedi je zvétravani rud s jeho obsahem. Zinek patii mezi stopové prvky pro lidi,
zivocichy a rostliny, tudiz je pro né v malém mnozstvi nezbytny. Ve zvySeném

mnozstvi vSak pusobi toxicky (IRZ ©2020).

3.1.2 Mobilita zinku v padé

Zinek je béznou soucasti sedimentii, hornin a pid a patii mezi rizikové kovy
s vysokou mobilitou (IRZ ©2020). Jak jiz bylo zminéno, mobilita zinku a nékterych
dalsich rizikovych kovu v pidé tuzce souvisi s rozsahem hodnot ptidnich parametr,
jako jsou pudni reakce (tj. hodnota pH), mineralni sloZeni pudy, kvalita a obsah
organické hmoty nebo ¢innost ptidnich organismt (Makovnikova a kol. 2006). Zinek
vyskytujici se v pidé lze rozdélit na Ctyfi zakladni frakce z hlediska posouzeni
Skodlivosti ¢i zavadnosti na rostlinnou produkci, a to na vodorozpustny zinek,
vyménny zinek, nevyménny zinek a rezidudlni zinek. Vodorozpustny zinek je
rozpustén v pidnim roztoku a rostliny ho mohou okamzité pfijmout. Jeho podil je
velmi maly a patii sem hlavné siranova, dusi¢nanova a chloridovéa forma. Vyménny
zinek je vazany na sorpénim pidnim komplexu a vyskytuje se hlavné v humusovém
horizontu. Jeho mnozstvi zavisi na pidnich vlastnostech, jako je napt. pH a obsah
koloid. Nevyménny zinek je ve formach nerozpustnych sloucenin, jako jsou napf.
fosfore¢nany, uhli¢itany nebo kiemicitany. Muze se také jednat i o zinek, ktery je
vazany v organické hmoté. Do posledni frakce, tedy rezidualni, se tadi zbyvajici
zinek, ktery je vazan velmi pevné, a to napf. v mate¢ni horning. Z hlediska mozné
kontaminace rostlin je nejdalezitéjsi obsah mobilniho (vyménného a

vodorozpustného) a snadno mobilizovatelné¢ho zinku (Polakové a Floridn 2006).
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Chovani a dostupnost rizikovych kovu (napt. Cd, Zn, Cu a Pb) ve velmi
zneCiSténych padach v blizkosti zinkovych huti Uzce souvisi s chemickym a
mineralogickym slozenim plidy. Usazeniny olova a médi vzdy zastavaji
v povrchovych vrstvach a jejich dostupnost je velmi mala. Chovani zinku a kadmia
se lisi dle typu pidy. U podzolové pudy, kterd je charakteristickd svou netrodnosti,
je chovani téchto kovl spojeno s migraci organickych latek. Zatimco v jilovitych
pudach za predpokladu, Ze je hodnota pH vyssi nez 6, zlstavaji v hornich vrstvach.
Kdyz pH klesne pod hodnotu 6, zvySuje se mobilita kadmia, zatimco mobilita zinku
se zvySuje az kdyz pH klesne pod hodnotu 5. Dostupnost zinku je Vv neutralnich
hlinitych ptidach niz§i nez v pisCitych kyselych pudéach, protoze zde dochazi ke
srazeni uhli¢itanti a fosfore¢nant. Pokud je puda kysela, zinek je se zvySujici se
hloubkou dostupnéjsi. Naopak u neutralni hlinité ptidy je dostupnost nizka, a to diky

adsorpci na jilech a volnych oxidech (Scokart a kol. 1983).

Dle dostupné literatury lze jako piiklad mobility zinku v pudé uvést studii
zabyvajici se byvalou zinkovou huti v Belgii (Horckmans a kol. 2006). V ramci této
studie byly zkouméany procesy imobilizace a pfirozeného utlumu souvisejici
s mobilitou zinku na zkoumané lokalité. Jednalo se obecné o pidu silné znecisténou
rizikovymi kovy, kvuli kterym bylo kontaminovano i Siroké okoli, a to diky destové
vodé a vétru. Byly nalezeny tfi dilezité faktory ovlivilyjici pfirozenou imobilizaci
kovu: (1) vysoké hodnoty pH (pH 7-8) v ornici, které vyznamné ovlivituji mobilitu
rizikovych kovi, (2) hromadéni rizikovych kovi ve spodickych horizontech pod
znecisténou horni vrstvou, coz zpomaluje uvoliiovani kovi do jinych slozek
zivotniho prostfedi a (3) imobilizace rizikovych kovu diky pfitomnym oxidim a
hydroxidam Zeleza, kterymi se bude tato diplomova prace zabyvat vjedné z

nasledujicich kapitol (viz kapitola 3.3 Vyuziti oxidi Fe a Mn).
3.1.3 Mobilita zinku ve vodé

Podzemni voda muze byt kontaminovana kovy ptfimo infiltraci vyluhu ze
skladek ¢i dalsich procest nakladani s pevnymi odpady, tekutych splaskt nebo kala
z Cistiren odpadnich vod. Také muze dojit ke kontaminaci v diisledku prosakovéani

prumyslovych odpad, jako jsou napf. laguny. Nasledné¢ dochazi K riznym reakcim,
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které ovliviiuji mobilitu téchto kontaminanti ve vodnim prostiedi zahrnujici srazeni
(precipitaci), sorpci nebo iontovou vyménu. Tyto reakce mohou vyznamné zpomalit
mobilitu kovli v podzemnich vodach (Evanko a Dzombak 1997; viz kapitola 3.2.1

Fyzikalné-chemické imobilizaéni procesy)

Zinek je jednim znejvice mobilnich rizikovych kovl v povrchovych a
podzemnich vodach, protoze je pfi neutrdlnich az kyselych hodnotach pH pfitomen
ve form¢ rozpustnych slouCenin. Pfi vysSich hodnotich pH muze zinek tvofit
uhlicitanové a hydroxidové komplexy, které nésledné ovliviiuji jeho rozpustnost.
Zinek se ve vysokych koncentracich, za redukénich podminek a ve vysoce
zne€iSténych systémech snadno srdzi s oxidy zeleza a manganu. Z tohoto divodu
jsou tyto materialy i vhodnymi remedia¢nimi ¢inidly (Smith a kol. 1995; viz kapitola
3.3 Vyuziti oxidi Fe a Mn).

3.1.4 Kadmium

Kadmium se do jednotlivych slozek zivotniho prostiedi dostava jak
z ptirodnich, tak antropogennich zdrojl, pfi¢emz antropogenni zdroje maji mnohem
vEtsi zastoupeni. Mezi nejvyznamnéjsi ptirozené zdroje patii sopecné vybuchy a dale
se kadmium pfirozené¢ vyskytuje ve formé¢ CdS nebo CdCOsz. Mezi hlavni
antropogenni emise kadmia a jeho nasledny vyskyt v ovzdusi, pidé a vode patii
tézba, vyroba a zpracovani rud, dale spalovani fosilnich paliv, vyuzivani
Cistirenskych kali nebo pouzivani fosfatovych hnojiv s obsahem kadmia. Kadmium
se muze S§ifit na velké vzdalenosti. VaZe se na popilek, jilové minerdly a dalsi
prachové a pudni Castice. U jilovych ¢astic a popilku dochdzi k nejsilngjsi vazbé, a
proto se uvolnéné kadmium v atmosféfe snadno vaze na emitované ¢astice popilku,
které nasledné pomoci depozice piechazeji do pudy ¢i vody (Smith a kol. 1995; IRZ
©2020).

3.1.5 Mobilita kadmia v pudé

V pudé se kadmium vyskytuje napf. Vv horninovém prostiedi, ale je zde
obecné zastoupeno ve velmi malém mnozstvi. Jeho adsorpce na pevné slozky pudy,

kterymi mohou byt napt. oxidy Mn a Fe, ale i Al a Si, silné zavisi na hodnoté pH,
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pfi¢emz vzristd s rostouci alkalitou pidniho prostfedi. Pfi niz§ich hodnotdch pH
(< 7), tj. pokud maji pady zvysenou kyselost (napf. diky kyselym desttim), dochazi
k desorpci kadmia z téchto materialt, coz vede k jeho mobilizaci a naslednému
zvyseni jeho koncentrace V ptidnim roztoku, ale i obecné ve vodach na dané lokalité

(IRZ ©2020).

Stejné jako zinek je kadmium v ptdach obsazeno Vruznych koncentracich,
oxidacnich stavech a vazbach. Nachazi se zde v rozpustné formé (v pudnim roztoku),
ve vymeénné formé (v organickych a anorganickych slouceninach), jako soucast
krystalickych miizek a pidnich mineralt a jako nerozpustné slouceniny s dal$imi
pudnimi slozkami. Jeho akumulace je zavisld na pidnim typu, ktery ptevlada
Vv daném regionu, na pramyslové vyrob¢ a systému hospodafeni na dané lokalité. U
pidy dochazi vlivem kontaminace ke snizovani jeji kvality a se zvySujici koncentraci

I ke snizovani jeji schopnosti nadale negativni vlivy kadmia tlumit (Kovacova 2016).
3.1.6 Mobilita kadmia ve vodé

Kadmium se nachazi v sedimentech na dné, kde je jeho koncentrace mnohem
vy$$i nez ve vodé. Do povrchovych a podzemnich vod se kadmium dostava hlavné
z odpadnich vod vznikajicich pfi galvanickém pokovovani a z vyroby baterii. Dal§im
zdrojem je depozice z atmosféry a splach z pud. Kadmium patii mezi prvky, které
jsou toxické pro vodni organismy a negativné ovliviiuje samocistici schopnost vody
(IRZ ©2020). V podzemnich a povrchovych vodach patii slou¢eniny kadmia mezi
relativné mobilni, pfi¢emz jejich mobilita pfevazné zavisi na rozpustnosti téchto
sloucenin. Oxidy a sulfidy kadmia jsou pomérné nerozpustné, zatimco sirany a
chloridy rozpustné jsou. Rozpustnost kadmia ve vodach je zavisla na hodnoté pH a
koncentraci COg, tj. je limitovana rozpustnosti uhli¢itanu kademnatého CdCOz a
hydroxidu kademnatého Cd(OH).. Rozpusténé kadmium se ve vodach vyskytuje
jako jednoduchy iont Cd?*, dile ve formé& anorganickych sloudenin a ve formé
organickych komplext s riznymi organickymi ligandy. Nejvice je vSak kadmium
vazané v komplexech s huminovymi latkami. Toxicita kadmia ve vodé nezavisi jen
na jeho celkové koncentraci, ale hlavné na koncentraci volného jednoduchého iontu.

Komplexni formy a jejich toxicita jsou pak zavislé na hodnotach stability vzniklého
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komplexu. Cim je komplex stabilngjsi, tim pisobi kadmium méné toxicky. Bylo
zjisténo, ze jako jednoduchy iont Cd?* je kadmium v povrchovych vodach
zastoupeno z 29 az 44 %, asi 10 az 24 % pak pfipada na organické komplexy a
zbytek na ruzné anorganické slouceniny. Za kyselych podminek tvoii kadmium
komplexy schloridem a siranem. Z pfirodnich vod se odstrafuje srazenim
(precipitaci) a sorpci zejména na oxidové mineraly pti vys$Sich hodnotach pH (> 6).
Imobilizace s vyuzitim téchto mechanismua se zvySuje, ¢im vyssi jsou hodnoty pH
(Pitter 1990; Smith a kol. 1995; IRZ ©2020).

3.1.7 Moznosti remediace

Vzhledem k $iroké distribuci kovll v pudé a ve vod¢, byly vyvinuty metody a
zpisoby remediace, diky kterym je mozné koncentraci kontaminanti a jejich
mobilitu v téchto slozkach snizit nebo alespont omezit (Evanko a Dzombak 1997;
Martin a Ruby 2004). Dle mista realizace se mozné techniky déli na metodu ex situ a
in situ. U metody ex situ se odveze kontaminovana voda nebo pida z mista
zneCisténi a nasledné se zpracuje. Mozné jsou ruzné druhy zpracovani, ale mezi
nejCastéj$i  patii spalovani, sorpce, chemickd imobilizace nebo vyluhovani
(desorpce). Jedna se vSak o velmi drahé metody, které Spatné pusobi na jednotlivé
slozky zivotniho prostiedi, a proto se jiz v dneSni dobé¢ tolik nevyuzivaji. Vyhodnéjsi
moznosti je metoda in situ, kdy se naopak kontaminovana zemina ¢i voda neodvazi
k dalsimu zpracovani, ale aplikuji se vice Setrné metody pfimo na misté znecisténi

(Petrova a kol. 2013).

Existuje nékolik technologii slouzicich k sanaci kontaminované pudy a vody (tj.
podpovrchové kontaminované oblasti). Tyto technologie lze rozdélit do péti
obecnych pristupt k sanaci. Jedna se o izolaci, imobilizaci, sniZeni toxicity, fyzikalni
separaci a extrakci. VétSinou se vSak pouziva kombinace alesponn dvou téchto
pristupi (LaGrega a kol. 1994). Jak jiz bylo uvedeno vyse, technologie sanace lze
obecné délit na (Evanko a Dzombak 1997; Martin a Ruby 2004):
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a. lzola¢ni technologie

Tyto technologie jsou implementovany ke snizeni dostupnosti kontaminanti
snizenim exponovaného povrchu a také snizenim propustnosti piidy a rozpustnosti
kontaminanti. Pouzivaji se rizné nepropustné bariéry, které slouzi k zajiSténi
kontaminanti tak, aby nedochazelo k infiltraci povrchové vody do kontaminované
pudy, a aby se zabranilo dal$imu tniku a Sifeni kontaminace. Jedna se o pomérné

levnou technologii.

b. Imobiliza¢ni technologie

Imobilizacni technologie jsou navrzeny tak, aby snizovaly mobilitu
kontaminanti. NejbéznéjsSim piistupem je solidifikace/stabilizace (oznacovana jako
technologie S/S). Jedna se o kombinovanou fyzikalné-chemickou metodu, kdy
dochazi k vytvoreni pevného materialu, na kterou se kontaminovany material fyzicky
navaze, (solidifikace), a nasledné se fixuje pomoci chemickych procest, kdy dochazi
k imobilizaci kontaminant (stabilizace) (viz kapitola 3.2 Chemicka stabilizace).
Dalsi technologii je metoda vitrifikace, pfi které je aplikovan elektricky proud a diky
vysokym teplotdm vznika materidl skelné povahy, ve kterém jsou kontaminanty

imobilizovany.

C. Snizeni toxicity a mobility

Technologie na sniZzeni toxicity a mobility vyuzivaji rizné chemické a
biologické procesy. U chemické upravy dochdzi ke snizeni toxicity a mobility
kontaminanti diky aplikaci chemickych ¢inidel (napf. redukéni, oxidaéni a
neutralizacni reakce). Biologickéd uprava vyuziva pfirodni biologické procesy, diky
kterym vybrané rostliny nebo mikroorganismy napoméhaji pii sanaci
kontaminovaného prostiedi. Patfi sem napf. bioakumulace, fytoremediace a

biochemické procesy.

d. Fyzikdlni separace

Fyzikalni separace je ex situ metoda, pii které dochazi k odd¢€leni

kontaminovaného materialu od zbylé pidni hmoty. Pfi tomto procesu se vyuzivaji
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fyzikalni vlastnosti kovll a pidy. Pod tuto metodu spada fyzikalni separace, flotace,

gravita¢ni koncentrace atd.
e. Extrakce

Extrakce je metoda ex situ i in situ, pii které je aplikovan roztok s extrakénim
¢inidlem, diky kterému se kontaminovany materidl odd€li od zbyvajici pady a
nasledné se zneskodni nebo osetii. Dalsi moznosti je vyuziti elektrokinetické tipravy

pomoci elektrod kontrolujicich tok castic.

Pfi rozhodovéni, kterd ztéchto metod bude nejvice vhodna, je dulezité znat
formu a mnozstvi kontaminantli, cile remediace, fyzikdlni a chemické vlastnosti
kontaminované slozky, efektivitu remediacni technologie, rizika vyplyvajici z pouziti
dané metody a celkovou cenu remedia¢niho procesu (Petrova a kol. 2013). Jak uvadi
Meers a kol. (2010), vyznamné mnozstvi oblasti na celém svété bylo ovlivnéno
kontaminaci kovy v disledku ploSnych emisi kovovych huti. Pravé kvili velkému
rozsahu kontaminace nejsou konven¢ni techniky sanace pudy (napi. vitrifikace a
solidifikace) ekonomicky proveditelné. Hledaji se proto alternativni, ndkladové
efektivnéjsi metody. Ahmad a kol. (2014) ve své studii uvadi, ze se k sanaci pady
pouziva napf. vapno, které ucinné snizuje mobilitu Cd a Zn v pudé, avsak jeho
ucinek trva jen nékolik let. Z tohoto ditvodu si celosvétovou pozornost postupné
ziskava biochar (biouhel), ktery je schopen mobilitu téchto kovi snizit dlouhodobé.
Dale existuje cela fada studii zabyvajici se materialy na bazi (0xo)hydroxidi Mn a
Fe, kter¢ mohou byt rovnéz aplikovany na kontaminované lokality, jelikoZ obecné
vykazuji vyznamnou efektivitu nejen na kovy, ale i dalsi typy kontaminanti (Della

Puppa a kol. 2013; Hudcova a kol. 2017).

3.2 Chemicka stabilizace

Jak jiz bylo fec¢eno v predchozi kapitole, chemicka stabilizace je remediacni
metoda pouzivana ke sniZzeni mobility rizikovych prvka v pidé ¢i ve vodé pfidanim
organickych nebo anorganickych imobiliza¢nich ¢inidel (Bolan a kol 2003b; Galende
a kol. 2014; viz kapitola 3.2.2 Vhodna stabiliza¢ni ¢inidla pro kovy a metaloidy). Ve

srovnani s ostatnimi remedia¢nimi technikami se jedna o nakladové efektivni a
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Setrnou metodu, kterd umoziiuje obnovu ekosystému siln¢ kontaminovanych lokalit,
a to diky pomérné Siroce dostupnym materialim, které 1ze pro tyto tcely pouzit. Tuto
metodu Ize pouzit k sanaci pud a ve své podstaté i k sanaci primyslovych a dalnich
pud (procesy adsorpce, srazeni aj.), a to jak v provedeni in situ, tak i ex situ (Zanuzzi
a kol. 2013). Metoda chemické stabilizace ma obecné velmi nizky dopad na zivotni
prostiedi a pii jejim vyuziti by se nemély generovat vedlejsi produkty. Vysledny
produkt byl mél mit vysokou odolnost vic¢i biodegradaci (Ahn a kol. 2020). Z tohoto
divodu je nezbytné stale zkoumat nové vhodné materialy, a to nejen z hlediska jejich
efektivity, ale i stability, aby piipadné nedochdzelo k sekunddrni kontaminaci.
Zaroven je nutné zhodnotit miru a rizika souvisejici S pfipadnym uvoliiovanim
rizikovych prvka z povrchu aplikované pevné faze zpét do vody a pidy, coz uzce
souvisi se silou vazby, kterou jsou kovy kpovrchu daného materialu poutany
(Oufednicek a kol. 2019). Ke snizeni mobility a nasledné biologické dostupnosti
rizikovych prvkli mize dochazet prostrednictvim imobilizacnich procest, mezi které
patii napt. zachyt na povrchu pevné faze (adsorpce; viz kapitola 3.2.1 Fyzikalné-
chemické imobilizaéni procesy; i. adsorpce), srazeni (precipitace; viz kapitola 3.2.1
Fyzikalné-chemické imobilizacni procesy; 1ii. precipitace), tvorba stabilnich
komplexti s organickymi ligandy (komplexace; viz kapitola 3.2.1 Fyzikalné-
chemické imobiliza¢ni procesy; iii. komplexace) a iontova vyména (Kumpiene a kol.
2008). Tyto mechanismy jsou Casto ovlivnény pudnimi vlastnostmi, jako je zména
pudniho pH, obsah organické hmoty, adsorpéni kapacita, kapacita kationtové

vymeény a dalsi (Galende a kol. 2014).

Bylo provedeno velké mnozstvi vyzkumi k vyhodnoceni potencialni t€innosti
chemické stabilizace. Jednd se vétSinou 0 testy provedené v laboratornim méftitku
(Martin a Ruby 2004), které dokazaly, ze aplikaci urcitych ¢inidel do pudy lze snizit
rozpustnost kontaminantii, a tim snizit Skodlivé ucinky rizikovych kovl na slozky
zivotniho prostiedi (Lombi a kol. 2002). Pro tyto ucely byly navrzeny a testovany
rizné materidly slouZici jako imobilizaéni €inidla, napf. vapno, fosfaty, organické
latky, oxidy Mn a Fe, ptirodni zeolity, ale 1 rtizné primyslové vyrobky, jako jsou
synteticky pripravené zeolity, ¢istirensky kal nebo ¢erveny kal z vyroby bauxitu (Lee

a kol. 2009; viz kapitola 3.2.2 Vhodna stabiliza¢ni ¢inidla pro kovy a metaloidy).
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Mezi vhodné materidly také patii rizné typy (oxo)hydroxidi (napi. oxidy a
hydroxidy manganu nebo zeleza), které diky svym vlastnostem umoziuji vznik
chemickych vazeb mezi oxidem a kontaminantem (Komarek a kol. 2013; viz

kapitola 3.3 Vyuziti oxida Fe a Mn).

V tad¢ studii se spolu s metodou chemické stabilizace Casto uvadi moznost
kombinace s metodou fytostabilizace. Tato metoda patii mezi vhodné dopliikové
techniky a byla napiiklad zvolena pro sanaci dulnich oblasti v jihovychodnim
Spanélsku, kde doSlo ke kontaminaci pudy piedev§im diky vyskytu vysoké
koncentraci zinku a Zeleza. Provedena studie v této oblasti pfedstavuje dobry piiklad
pro dalsi lokality ovlivnéné environmentalnimi problémy spojenymi S t€Zbou kovi, a
to zejména v polosuchych oblastech. Pti fytostabilizaci vybrané rostliny snizuji
rozpustnost kontaminantdi, a tim omezuji jejich mobilitu. Kombinace stabilizace a
nasledného pokryti piidy rostlinami umoziiuje efektivni rekultivaci tézebnich

pozemku (Zanuzzi a kol. 2013).
3.2.1 Fyzikalné-chemické imobilizacni procesy

lonty rizikovych kovi mohou byt v pid¢ ¢i ve vodé zadrzovany diky procesu

adsorpce, precipitace ¢i komplexace (Adriano a kol. 2004).

i.  Adsorpce

Adsorpce je definovana jako akumulace hmoty na rozhrani mezi pevnou fazi
(adsorbentem) a kapalnou fazi, kdy se na jeho pevném povrchu vytvati dvojrozmérné
uspotradané molekuly (adsorbat) (Adriano a kol. 2004; Kozak a kol. 2008). B&éhem
tohoto procesu jsou ionty nejdiive pritahovany k nabitému povrchu elektrostatickou
silou a nasledné se mohou vytvaiet i specifické vazby s povrchem (Adriano a kol.
2004). Existuji tedy dv¢ zakladni skupiny adsorp¢nich mechanismd, a to specificka a
nespecifickd adsorpce. Specifickd adsorpce je charakterizovdna selektivni reakci,
kterd vede k nevratné a silné vazbé¢ iontil rizikovych kovii na organickou hmotu
a/nebo mineraly s proménnym nabojem (napf. dle hodnoty pH prostiedi), a tim se
vytvaii stabiln€j$i komplexy ve wvnitini sféfe. Zatimco nespecifickd adsorpce

zahrnuje spiSe slabé a méné selektivni reakce, které vytvareji méné stabilni
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komplexy ve vnéjsi sféfe (Bradl 2004). Nespecificka adsorpce je také Casto nazyvana
jako fyzikalni a specifickd adsorpce jako chemicka. Mezi procesy adsorpce patii |
iontovd vyména (Casto zafazovana jako fyzikdlni adsorpce), mechanicka ci

biologicka sorpce (Sarapatka 2014).

Adsorpce patii mezi hlavni proces ovliviiujici migraci a pohyb iontd rizikovych
kovii vpade. Pii urCovani kvantity a kvality adsorpce je dulezité uvazovat
s podminkami, pii kterych proces probihd a také s typem sorbujiciho se iontu, jelikoz
tyto parametry mohou proces adsorpce vyznamné ovlivnit. Adsorp¢ni reakce
probihajici vV rovnovaznych podminkach je charakteristicka vznikem rovnovahy mezi
iontem sorbovanym na povrchu pevné faze a mezi stejnym iontem, ktery zlstal ve

fazi kapalné (Kovacova 2016). Adsorpci iontu rizikovych kovii na pevné materialy

vvvvvv

vvvvvv

plati, Ze je adsorpce rizikovych kovu, které se vyskytuji ve formé kationtd (napt. Zn,
Cd), pii nizkém pH mala. Pfi stiednich hodnotach pH se Vv relativné malém rozmezi
hodnot adsorbované mnozstvi rizikového kovu zvysuje z témét nulové hodnoty az ke
100 %. Pti vysokych hodnotach pH jsou pak ionty rizikového kovu zcela odstranény.
Tuto zavislost adsorbovaného mnozstvi rizikového kovu na hodnoté pH vyjadiuji

adsorp¢ni hrany.

Existuji dva rtizné pfistupy slouzici k modelovani adsorpce rizikovych kovi.
Ptistup vyuzivajici empirické modely, ktery je zaméfen na empiricky popis
pozorovanych adsorp¢nich dat, a mechanistické modely, kdy jde o porozuméni a
popis zakladnich mechanismt.. Mezi empirické modely patii matematicky vyraz
adsorp¢nich izoterm, kdy je cilem nalezeni modelu nejlépe odpovidajiciho realnému
prabéhu adsorpce. Obecné se nejcastéji voli modely, které maji co nejmensi
mnozstvi nastavitelnych parametrii (tj. co nejjednodussi matematicky vzorec), a
zaroven je kladen duraz na to, aby doslo k co nejpresnéjsimu pfizptisobeni podle
experimentalnich dat. Mezi znamé matematické vzorce patii Freundlichova nebo

Langmuirova adsorpcni izoterma (Bradl 2004). Mezi mechanistické modely patii
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napt. povrchové komplexa¢ni modely (SCM), které se pouzivaji k popisu vazby
iontl kovu na rtizné ptdni slozky a jsou zaloZeny na termodynamice (Komarek a kol.
2015). Z hlediska empirickych modeld je chovani iontd kovi (napf. Zn a Cd)
nejCastéji popsano pravé pomoci Langmuirovy nebo Freundlichovy adsorpcni
izotermy. Bylo napftiklad zjisténo, Ze pii adsorpci kadmia na oxidy Zeleza, je nejlépe

odpovidajicim modelem pravé Langmuirova adsorpcni izoterma (Bradl 2004).

ii.  Precipitace

Krom¢ adsorpce muze hrat dulezitou roli pii imobilizaci rizikovych prvka
v pudach také precipitace (srazeni). Precipitace je proces tvorby pevné latky
z roztoku pomoci chemické reakce a nasledného vzniku nerozpustnych soli, jako
jsou hydroxidy, fosfaty, sulfidy nebo uhli¢itany. Narozdil od adsorpce, kdy je iont
kovu spojen s povrchem stavajicich pudnich ¢astic, se v piipadé precipitace tvoii
nova trojrozmérna molekularni struktura. Termodynamickd hnaci sila, ktera
zplsobuje srazeni, se nazyva piesyceni. Definice pfesyceni se v dostupné literatuie
pomérné 1i8i a pro jeho vypocet se pouziva cela fada rovnic. Hlavni mechanismy
zahrnujici srdZeni se nazyvaji nukleace, rust krystal a aglomerace (shlukovéani)
(McLean a Bledsoe 1992; Lewis 2017). Srazeni a sedimentace jsou hlavni procesy
pti odstranovani rizikovych kovii z podzemnich vod, kdy se po pfidani srazeciho
¢inidla (napt. CaO nebo NaOH) ptfidava také flokulacni Cinidlo (soli zeleza), diky
némuz dochazi k flokulaci a nasledné sedimentaci. Hydroxidické srazeni (tj. pouziti
CaO nebo NaOH) je mnohem levngjsi nez srazeni sulfidické. Sulfidy kovt jsou vSak
stabiln€jsi v Sirokém rozsahu pH a maji niZ8i rozpustnost nez hydroxidy (Raclavska
1998). Dle studie Adriano (2001) je proces precipitace dominantni v alkalickych
pudach, kde jsou pfitomny anionty, jako jsou uhli¢itany, hydroxidy, fosfaty a sirany.
Zaroven je nezbytné, aby byla pfitomna i vysoka koncentrace samotnych kovovych

iontu.

Jak jiz bylo zminéno, v pfipad€ nizkych koncentraci kadmia v pidach je
hlavnim imobilizaénim mechanismem adsorpce. Kromé adsorpce vSak muze hrat
dalezitou roli 1 precipitace. Obecné se rozpustnost kadmia v ptidach snizuje se

zvySujicim se pH, kdy je nejnizsich hodnot dosazeno ve vapenatych ptdach (pH 8,4;
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Bradl 2004). Srazeni uhli¢itanu kademnatého (CdCOs) Ize pozorovat i Vv piscitych
pudach snizkym obsahem organickych latek a alkalickym pH, pfevdzné pii
vysokych koncentracich kadmia. Srazeni tedy obecné¢ probihda pii vysSich
koncentracich Cd?*, zatimco pfi nizsich koncentracich Cd?* pievazuje adsorpce
(napf. i iontovd vyména). Studie chovani Cd?" v pfitomnosti CdCOs ukézaly, Ze
podatecni adsorpce Cd?* na CaCOs je velmi rychla, zatimco srazeni CdCOs je pii

vyssich koncentracich kadmia pomalé (Bradl 2004).

iii.  Komplexace

Reakce mezi kationtem a jednim nebo vice anionty je v pudnich systémech
velmi dulezita. Kovové komplexy jsou velmi stabilni a neni u nich pravdépodobné,
ze se nasledné ucastni dalSich plidnich procesii, jako je jiz zminéna adsorpce nebo
precipitace (Artiola 2004). Stopové kovy tvofi jak organické, tak anorganické
komplexy s fadou rozpustnych latek v pudach. Jako ptiklad lze uvést studii, ktera
zkoumala efekt tvorby anorganického aniontového komplexu na adsorpci Cd?* na
&astice pady (Boekhold a kol. 1993). Tato studie ukazala, Ze chlorid tvoii s Cd?*

rozpustny komplex CdCl*, ¢imz se snizuje adsorpce Cd?* na ¢astice pidy.
3.2.2  Vhodna stabiliza¢ni ¢inidla pro kovy a metaloidy

Chemickd stabilizace a imobilizace prvki v kontaminované pudé je jiz
studovdna po cela desetileti. K dispozici je velké mnozstvi védeckych publikaci
zabyvajicich se témito metodami v laboratornich podminkach, které uvadéji, ze
aplikaci vhodnych c¢inidel do pidy lze sniZit mobilitu, dostupnost a toxicitu
kontaminantii, a to pomoci jiz zminénych imobiliza¢nich procesu, jako je adsorpce,
komplexace ¢i precipitace. Hlavnim zdmérem tedy neni snizeni celkové koncentrace
kontaminantu, ale sniZzeni jeho mobility, biologické dostupnosti a mozného rizika.
Jedna se o materidly, které jsou minimaln€ invazivni a jejichZz aplikace do pidy je
nakladové efektivni. Mezi nejCastéji pouzivané pudni piidavky patii organicka
hmota, oxidy Zeleza a manganu, fosfaty, popel a v posledni dobé 1 biochar.
Ovéfovani a demonstrace v terénu vSak zlstavaji v porovnani s laboratornimi

experimenty relativné vzacné, avSak vétSina realizovanych terénnich studii vykazuje
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po aplikaci vyse zminénych materialil ur¢ity stupen zlepSeni stavu pidy a vegetace.
Ziizeni terénniho experimentu Casto zahrnuje povoleni od ufadli a dohody uzaviené
laboratorni testy. Kvuli konzervativnim instituciondlnim strukturdm piijimaji vefejné
organy alternativni technologie sanace velmi pomalu, zejména kdyz koncentrace
kontaminantl zdstava v pudé stejnda a vSechna souvisejici rizika jesté nejsou
podrobné a piesvédcivé popsana (Adriano a kol. 2004; Kumpiene a kol. 2019).
Praktickym zplisobem, jak zvolit a nasledn¢ aplikovat vhodny materiél pro ptislusny
kontaminant, je podivat se na afinitu kontaminantu Kk témto materialim, protoze
volba vhodného aplikovatelného materialu tzce souvisi s typem kontaminantu
(Kumpiene a kol. 2008). Dle studii zabyvajicich se vhodnymi materialy k imobilizaci
zinku, kadmia a dalsich rizikovych kovu je lze podle jejich povahy délit na (Adriano
a kol. 2004; Kumpiene a kol. 2008; Kumpiene a kol. 2019):

a. Fosfaty

Fosfaty, jak ve vodé€ rozpustné (napf. fosfore€nan amonny), tak nerozpustné,
snizuji mobilitu kovll v piidé pomoci imobiliza¢nich procest, jako je pfima adsorpce
kovi na povrch fosfore¢nanu, nebo srazenim kovi sroztokem obsahujicim
fosfore¢nanové ionty (Bolan a kol. 2003a; Adriano a kol. 2004). Vyuziti slouc¢enin
fosforu k imobilizaci kontaminanti je studovano uz nékolik desetileti. Vétsina studii
vyuzivajicich fosfor jako imobiliza¢ni ¢inidlo byla zamé&fena na imobilizaci olova
(Pb) (Brown a kol. 2005). Olovo je schopné tvofit mineraly pyromorfitového typu,
které jsou povazovany za nejstabilnéj$i slouc¢eniny olova v pidnim prostiedi. Kdyz
se oba pridané prvky (fosfor a ptidni olovo) rozpusti, olovo se transformuje z vice
rozpustnych forem (uhli¢itany, oxidy, sirany atd.) na nejméné rozpustné mineralni
formy (Howard a kol. 2013). Imobilizaci jinych kovd, jako je zinek, kadmium nebo
meéd’, pomoci fosfati 1ze piic¢ist mechanismtm, jako je precipitace a komplexace, coz
vede ke slouc¢eninam, které jsou vSak mén¢ stabilni neZ mineraly pyromorfitového

typu (Cao a kol. 2003).
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b. Jilové mineraly

Jilové materidly patii mezi vhodna imobiliza¢ni ¢inidla rizikovych kovt, ale
jsou znamy i studie, kdy byly vyuzity k imobilizaci metaloida (napf. arsenu) (Garcia-
Sanchez a kol. 2002). Mezi typické jilové mineraly patii pfirodni sepiolit, palygorskit
a bentonit. Jejich aplikaci, napt. na zeméd¢lsky vyuzivané pady zavlazované odpadni
vodou, muze nasledné¢ dochazet k imobilizaci rizikovych kovli na dané lokalité.
Jilové mineraly jsou schopné zvysit pH pudy, snizit chemicky extrahovatelné frakce
a biologickou dostupnost rizikovych kovi, a diky tomu zlepSit stav dané
kontaminované pidy a zmirnit nebezpec¢i pro rostliny. Hlavni mechanismy jsou

precipitace (diky zvySeni pH) a adsorpce véetné iontové vymény (XU a kol. 2017).

€. Organickd hmota

Mezi nejcastéji  pouzivané zastupce organické hmoty pro remediace
kontaminovanych lokalit patfi uhli, organicka hnojiva a rizné formy komposti
(Appelo a Postma 2005). Mozné je také vyuziti biosolidii a podobnych organickych
odpadi, jako je napft. kal z papiren (Zhu a kol. 1991). Pfidani organické hmoty do
pidy ma mnoho dulezitych roli. Poskytuje zakladni Ziviny pro rostliny a zlepSuje
strukturu pudy, infiltraci vody a zvySuje jeji zadrzované mnozstvi. Mechanismy
imobilizace rizikovych kovt jsou obdobné jako v pfipadé anorganickych materiald.
Jedna se pievazné o procesy adsorpce, komplexace a redoxni reakce. Je dokazano, ze
diky aplikaci organickych ptidavkid do plidy se zvySuje jeji kationtovd vyménna
kapacita (CEC) a také se zvySuje mira adsorpce kationtii, kdy vznikaji vazebna mista
disociaci H" z funkénich skupin nachéazejicich se na povrchu dané organické latky
(Zhu a kol. 1991). Organicka hmota se muze pouzivat i k imobilizaci arsenu, avsak
dosavadni vyzkum V této oblasti pfinasel nesourodé vysledky. Redman a kol. (2002)
tvrdi, Ze rozpusténd organicka hmota miize soutézit s oxidy Zeleza, a tim mize
dochazet k premisténi arsenu z povrchu hematitu (oxid Zelezity) na povrch dané
organické latky. Fitz a Wenzel (2002) vsak tvrdi, Ze neexistuji zadné dikazy o
pfispéni organické hmoty k sorpci vyznamného mnozstvi arsenu v padé. Naopak
Mench a kol. (2003) navic pozorovali drasticky nartst vyluhovaného arsenu z ptdy,
kde byl pfidan kompost. Stejnych vysledka dosahli i Williams a kol. (2011), kdy
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v jejich studii organickd hmota hraje hlavni roli v mobilizaci arsenu v ptipadé
ryzovych poli. A to z divodu, Ze mikroorganismy v organické hmoté spotiebovavaji
kyslik, coz vede ke snizeni redoxniho potencialu, a to nasledné¢ vede k rozpusténi
arsenu z pritomnych (oxo)hydroxidi zeleza (Norton a kol. 2013). V poslednich
letech je jako imobiliza¢ni €inidlo intenzivné studovéan biochar. Jednad se o formu
aktivniho uhli, kterd je na sebe schopna poutat kontaminanty vcetné¢ nékterych
rizikovych kovl. Biochar se vyznacuje vysokou sorpcéni kapacitou a vyznamnou
schopnosti na sebe vazat kontaminanty z padniho roztoku, a to diky jeho vysokému
aktivnimu povrchu a pfitomnosti riznych funkénich skupin. Pfitomnost téchto
skupin ma za nasledek tvorbu chelati a jsou zde rovnéz ptitomny alkalické prvky,
které jsou pak nasledné soucasti kationtové vymény. V ptipad€ odstranovani chromu
a arsenu je nezbytné pouzivat biochary, které jsou modifikované, diky ¢emuz jsou
jejich sorpéni schopnosti vylepSeny. K modifikaci muze dojit napf. pomoci
amorfniho oxidu manganu (AMO), kdy se vytvofi novy sorbent nazyvany AMOchar
(Oufednicek a kol. 2016; 3.3.2 Materialy na bazi Mn vyuzivané k zachytu kovi).

d. Alkalické (vapenné) materialy

Vapnéni je povazovano za duleZity proces pouzivany pii snizovani mobility (a
tim padem 1 toxicity) kovl v pudé. Kromé tradiéniho zemédélského vapna rtizné
studie zkoumaly potencidlni vyuZiti ostatnich vdpennych mineralt jako moZnych
imobiliza¢nich ¢inidel. V pfipadé kontaminace zemédélskych ptd kadmiem, které se
snadno dostava do potravinového fetézce diky pouzivani hnojiv, je nezbytné zvolit
vhodnad imobilizacni ¢inidla s ohledem na pH pudy, jelikoz kadmium zastava
mobilni i pfi neutralnim pH. U vapnéni bylo prokazano, ze jeho aplikace snizuje
koncentraci kadmia a jinych kovii v jedlych &astech plodin. Uinek vapnéni na
adsorpci kadmia zavisi do znaéné miry na hodnotaich pH a koncentraci Ca?*
Vv pidnim roztoku. Koncentraci kadmia Vv rostlinach je mozné také snizit piidanim
jinych alkalickych materialli, jako je napf. popilek vznikajici pfi spalovani uhli
(Adriano a kol. 2004). Uginek alkalickych materialéi na mobilitu arsenu je podobny,
jak bylo uvedeno vyse Vv pripad¢ organické hmoty, kdy alkalické materialy v pudé
rovnéz zvysuji jeho louzeni (desorpci) (Seaman a kol. 2003). Naproti tomu Hartley a
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kol. (2004) zjistili, ze vapno vSak muze i snizit louzeni arsenu, a to az 0 8 %. V této
studii autofi navrhli, Ze moznym vysvétlenim je tvorba komplext arsenu a vapna.
V piitomnosti vapna Se za vysoce oxida¢nich podminek a mirného pH mohou
vysrazet hydrogenarseni¢nan vapenaty (CaHAsOs) a arseniCnan vapenaty

(Caz(As0a)y).

e. Oxidy a hydroxidy kova

Oxidy a hydroxidy kovt, jako je Zelezo, hlinik a mangan, hraji dulezitou roli v
geochemii kova v pudé€. Diky jejich fyzikalné-chemickym vlastnostem se jevi jako
vhodné materidly aplikovatelné pro chemickou stabilizaci rizikovych kova, kdy tyto
vlastnosti umoziuji bud’ nespecifickou (tj. vazba s povrchem pomoci fyzikalnich sil),
ale v tad¢ piipadu silnou specifickou adsorpci (tj. vznik chemickych vazeb mezi
kovem a povrchem) mezi oxidem a pfitomnym kontaminantem. Vyhodou téchto
materidli je, ze vykazuji vysokou efektivitu jak pro rizikové kovy, tak i pro
metaloidy (Komarek a kol. 2013). Vice informaci je uvedeno v samostatné kapitole

zamétené na Fe a Mn oxidy (viz kapitola 3.3 Vyuziti oxidd Fe a Mn).

f. Ostatni materidly

Mezi dal§i materialy, které mohou blokovat transport rizikovych kovi, patii
napf. zeolity. Jedna se o tfidu mikroporéznich hlinitokfemicitanti se zapornym
nabojem. Uinnost jejich imobilizatnich schopnosti zavisi na jejich vnitini struktuie
(mikroporozit¢) a také na vyménné kapacité konkrétniho zeolitu. Tyto vlastnosti se
zna¢né lisi v zavislosti na jejich ptuvodu a typu (Castaldi a kol. 2005). Dle studie, kde
byly do pudy pfidany rizné materialy (vapno, popilek, fosfaty, zeolit a jilové
mineraly) a nasledné zkoumany jejich imobilizacni schopnosti, se zeolit prokéazal
jako vhodny pro sanaci pud kontaminovanych rizikovymi kovy. Bylo prokazano, ze
je vhodnéjsi nez nekteré ostatni materialy, protoZze méni hodnoty pH jen v malém
rozmezi a nevytvaii Zaddné nové znecisténi jako napt. fosfaty (zplisobuji eutrofizaci)

nebo kompost (obsahuje ¢asto skodlivé latky) (Shi a kol. 2009).

Jak jiz bylo feceno, ne kazdy potencialné aplikovatelny material je vhodny pro

vSechny kontaminanty. Problém nastadvé v piipadé€, kdy ma kontaminovana lokalita
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zvySenou koncentraci vice nez jednoho rizikového prvku. Sanace pud
kontaminovanych nékolika rizikovymi prvky o riznych koncentracich vyzaduje
nalezeni feSeni, které je vhodné a u¢inné pro vSechny cilové prvky. Razné vlastnosti
téchto kontaminanti vSak omezuji vybér moznych aplikovatelnych materiali,
protoze pii Spatném vybéru by mohlo dojit k velkym vykyvim pH a néslednému
zvySeni mobility nékterych ptitomnych prvki (Grife a kol. 2004). Jako ptiklad 1ze
uvést vapno a popilek. Vapno muze G¢inné snizit mobilitu médi a olova v pudé
zvySenim pudniho pH. Stejny efekt ma i popilek, ktery je schopen neutralizovat
Sifeni kontaminujicich latek (lyer a Scott 2001; Xenidis a kol. 2002). Obecné ma
popilek trvalejsi neutraliza¢ni ucinek nez vapno, avSak nevyhodou je, ze se hodnoty
pPH vyznamné zvysi, coZ mize naopak zvysit rizika spjatd s nékterymi jinymi prvky
na lokalité, napt. zvysuje se riziko transformace Cr(l11) na Cr(VI) a As(V) na As(ll11),
tedy dochdzi ke vzniku vice rizikovych forem téchto prvkia. V obou piipadech téchto
transformaci je pak prvek vice mobilni a toxicky, a proto je popilek pro takto
kontaminované pudy nezadoucim aplikovatelnym materiadlem (Kumpiene a kol.
2008). Je rovnéz nutné zminit, Ze jednotlivé kontaminanty na sebe rovnéz navzajem
pusobi. Pfitomnost jednoho kontaminantu (napf. olova nebo médi) muze zpusobit
sniZzeni u¢innosti stabilizace druhého kontaminantu (napft. zinku). Zatimco vybrané
kontaminanty s opanym nabojem na sebe mohou mit synergicky ucinek, napf.
vytvofenim komplexu (arsen-zinek), kdy se vysrazenim takového komplexu na
(oxo)hydroxidech Zeleza muze vyrazné zvysit retenéni kapacita obou téchto prvka

(Gréfe a kol. 2004).

3.2.3 Vhodna stabiliza¢ni ¢inidla a imobiliza¢ni procesy pro Zn a Cd

Zinek ma pomérné velkou rozmanitost svych sloucenin v plidach, coz
relativné usnadiiuje volbu vhodného stabilizaéniho ¢inidla. Mobilita zinku je
ovlivnéna pfitomnosti organické hmoty a ruznych oxidd (oxidy Zeleza, manganu,
hliniku, vapniku a fosforu). Zinek se také muze vysrazet napt. s hydroxidy,
uhlicitany, fosfaty, sulfidy a tvofit komplexy s organickymi ligandy. Jako hlavni
mechanismy ke sniZeni mobility zinku se jevi adsorpce na jilové mineraly, uhli¢itany

nebo oxidy Zeleza ¢i manganu. Kvilli relativné vysoké rozpustnosti slou€enin zinku
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v pidach, mezi vhodné mechanismy k jeho retenci nepatii precipitace. Stejné jako u
vSech kationtli kovii se adsorpce zvySuje s rostoucimi hodnotami pH (McLean a
Bledsoe 1992). Dle studie Kabata-Pendias a Pendias (2000) se jako hlavni
mechanismy ovliviiujici mobilitu zinku v kyselych ptadach jevi iontova vymeéna a
komplexace, zatimco adsorpce na oxidy Zeleza a manganu se zdd mén¢ dulezita. Jak
jiz bylo feceno, divodem je ze, adsorpce zinku probiha jinak v alkalickém nez
Vv kyselém prosttedi. V kyselém prostiedi snizuji adsorpci zinku konkurujici kationty
(napt. i H"), coZ vede k jeho snadné mobilizaci a vymyvani (UKZUZ ©2016). Dalsi
moznosti je stabilizace zinku pomoci fosfore¢nanu, kterou se rovnéz zaobiralo
nékolik studii, kde vysledky ukazaly, ze byl zinek imobilizovan jako srazenina kovu
a fosfore¢nanu majici nizkou rozpustnost a vysokou odolnost proti okyselovani pady
(Basta a kol. 2001; Brown a kol. 2004). Vyuziti jilovych mineralt (napt. palygorskit
a sepiolit) se také ukazalo jako velmi Gc¢inné k retenci zinku. Diky aplikaci téchto
minerall se snizila ve vodé rozpustnd (vymeénitelnd) frakce zinku o 76 % v pripadé
pouziti palygorskitu a o 99 % pouzitim sepiolitu (Alvarez-Ayuso a Garcia-Sanchez
2003a; Alvarez-Ayuso a Garcia-Sanchez 2003b). Alkalické materialy, jako je
popilek a ¢erveny kal, také snizily louzeni zinku, a to v nékterych ptipadech az 0 99
% (Ciccu a kol. 2003).

K imobilizaci kadmia v kontaminovanych pudach se rovnéz pouzivaji rizné
materialy, kdy se jako hlavni mechanismy rovnéz jevi precipitace, komplexace a
adsorpce (Bolan a kol. 2003b). Pti imobilizaci kadmia v pud¢ hraji hlavni roli pravé
adsorpcni mechanismy. Kadmium mutze byt adsorbovano jilovymi mineraly,
uhlic¢itany nebo oxidy zeleza a manganu (McLean a Bledsoe 1992). V pudach a
sedimentech zne€isténych rizikovymi kovy je vyznamné mnozstvi kadmia
ve vymenitelné frakci. Jedna se o frakei, kdy jsou kovy vylouzitelné mechanismem
iontové vymeény. Ukazalo se, Ze v alkalickém a neutralnim prostiedi Ize kadmium
nalézt jako uhli¢itan kademnaty (CdCOs3). Chemie kadmia je stejné jako u ostatnich
kationtl kovli do zna¢né miry ovliviitovana hodnotami pH. Za kyselych podminek se
rozpustnost kadmia zvySuje, tudiz zde mechanismy adsorpce, podobné jako
Vv ptipadé zinku, nehraji velkou roli. Pfi vysSich hodnotach pH (> 6), je kadmium

adsorbovano imobiliza¢nimi ¢inidly, nebo je vysrazeno, a jeho koncentrace jsou
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vyrazné snizeny. Kadmium muze také tvofit rozpustné komplexy s anorganickymi a
organickymi ligandy (zejména CI), pficemz jejich tvorba zvySuje mobilitu kadmia
v pudé¢ (McLean a Bledsoe 1992). Dle dostupnych studii se k imobilizaci kadmia
rovnéz pouzivaji i fosfore¢nany (Bolan a kol. 2014). Tyto stabilni slou¢eniny maji
extrémné nizkou rozpustnost v Sirokém rozmezi hodnot pH, avsak vysoka mira jejich
aplikace zpiisobuje eutrofizaci vodnich zdroju. V typickych ornych piidach je srazeni
kadmia velmi nepravdépodobné, ale v nékterych pidach mulze tento proces hrat
hlavni roli pii jeho imobilizaci. Dalsimi aplikovatelnymi materidly jsou napf.

vapenné materialy, organicka hmota a biochar (Mahar a kol. 2015).
3.3 Vyuziti oxida Fe a Mn

Obecné jsou slouceniny Zeleza a manganu vyskytujici se v zivotnim prostiedi
nazyvany jako oxidy, avSak v redlnych podminkach se Casto jednd o smés ruzné
hydroxidua, oxohydroxidi a hydratovanych oxidi. Tyto slouceniny Fe a Mn se
vyskytuji prakticky ve vSech typech pld, a pfestoze nejsou obvykle pfitomny ve
velkém mnozstvi, hraji dalezitou roli v chemii pidy (Sparks 2003). Vyznacuji se
malymi rozméry Castic a také nizkou rozpustnosti V rozmezi béznych hodnot pH
v pudach (Sposito 2008). Diky dobrym sorpénim vlastnostem, jako je velky
specificky povrch a vysoka povrchova reaktivita, jsou oxidy Fe a Mn vhodnymi
stabilizaénimi  ¢inidly pouzivanymi v piddach nebo podzemnich vodach
kontaminovanych kovy. Tyto oxidy jsou v pidach a sedimentech bézné piitomny ve
formé suspendovanych ¢astic nebo jako povlak na povrchu jilovych minerall. Jsou
termodynamicky stabilni v okyslicenych systémech pii neutrdlnich hodnotach pH.
Jejich aplikace, at’ uz ptima nebo nepiima, snizuje mobilitu a biologickou dostupnost
kovi a minimalizuje tak moZzna rizika, jako je kontaminace zivotniho prostfedi nebo
absorpce pudnimi organismy, rostlinami, plodinami a lidmi (Orhue a Frank 2011;
Komarek a kol. 2013). Minerdl jako takovy je chemicka sloucenina, kterd vznika
v disledku geologickych procesti. Tyto typy sloucenin vSak lze také vyrabét
synteticky (viz nize) (Jaiswal a kol. 2013). Bylo publikovano mnoho studii
zabyvajicich se aplikaci oxidii Fe a Mn pro odstraiiovani kovil z kontaminovanych

vod, avsak komplexni studie popisujici jejich aplikaci pfi sanaci pidy vcetné
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konkrétnich mechanismii a stability materiali v dlouhodobém casovém horizontu

jsou stale relativné vzacné (Komarek a kol. 2013).

3.3.1 Materialy na bazi Fe vyuZivané k zachytu kovi

v

Zelezo je Gtvrtym nejhojnéjsim prvkem vyskytujicim se v zemské kuie,
pti¢emz se jeho vétSina vyskytuje v padach, a to ve formé malo rozpustného oxidu a
hydroxidu zelezitého (Tolod a kol. 2019). Je soucasti mnoha pudnich reakci a
ovlivituje fyzikalni a chemické vlastnosti pltidy, coz ma za nasledek ovlivnéni
rozpustnosti a pfijmu zivin rostlinami. Jednou z vlastnosti pudy, ktera je ovlivnéna
pifitomnosti a mnozstvim oxidu Zeleza je napf. jeji barva. Dalsi dilezitou vlastnosti je
vytvofeny naboj, ktery vznika tim, ze za urlitych podminek (hodnot pH) ma
(oxo)hydroxid Fe neutralni naboj, kde se funkéni povrchové skupiny vyskytuji ve
formé& -OH, pokud v8ak pH klesne, pfijimaji povrchové skupiny H', tudiz se stavaji
kladné nabitymi, naopak vlivem rostouciho pH dochazi k odstépeni H* a funkéni
skupiny ziskavaji zaporny ndboj. Takto vytvotfeny naboj je dilezitym determinantem
mnozstvi reakci sjinymi ionty. Zelezo se Vrozpusténé fazi vyskytuje hlavné ve
formé Fe(OH);" a Fe(OH)?* a jeho mobilita a rozpustnost zavisi na hodnotach pH.
V kyselych ptudach je Zelezo znacné€ mobilni, a i kdyz muze byt toxické (coz se méni
a snizuje s klesajicimi hodnotami pH), je vhodné pro pouziti pfi sanacich in-Situ,
protoZe se pii jeho aplikaci do prostiedi nevnasi zadné cizorodé latky (Dimirkou a

kol. 2002; Mace a kol. 2006; UKZUZ ©2016).

Dosud je znamo 16 druhti oxidl Zeleza a vétSina z nich byla nalezena a popsana
na zacatku 19. stoleti. Patii mezi né napf. hematit, magnetit, goethit, ferrihydrit nebo
bernalit (n€které z nich jsou popsany nize) (Frankovska a kol. 2010; Faivre 2016).
Jak jiz bylo feceno, oxidy zeleza se vyskytuji pfirozené, lze je vSak také vyrabét
synteticky. K syntéze oxida Zeleza a dalSich kovt se pouzivaji rizné techniky, jako
je napf. hydrotermalni syntéza, nucena hydrolyza, srazeni nebo metoda sol-gel.
K zisku castic oxidu zeleza je pravdépodobné nejjednodussi a nejucinngjsi technika
srazeni. Oxidy Zeleza se obvykle ziskavaji tim, Ze se piida alkalicka latka (zasada)
Kk roztokiim Zeleznatych soli a nasledné se tato suspenze necha ,,dozrat™ (Jaiswal a

kol. 2013). Takto syntetizované oxidy se pouzivaji napt. pii studiu zachytu kovy
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vpudé (vcetné¢ dalSich moznych chemickych reakci), protoze pfirozené se
vyskytujici oxidy jsou malokdy zcela Cisté a jejich vyjmuti z pidy a nasledna
izolovana studie je velmi obtizna (Dimirkou a kol. 2002). Ceské i zahraniéni studie
ukazaly, ze sana¢ni metody vyuzivajici materialy na bazi Fe, véetné aplikace oxidu
zeleza, jsou velmi U¢inné pii snizovani toxicity velkého mnozstvi znecist'ujicich
latek. Jejich velky specificky povrch a vysoka povrchova reaktivita s prevladajicim
zastoupenim specifické adsorpce podminuji schopnost sorbovat rizné rozpustné
latky jako jsou rizikové kovy (napi. Cr, Ni, Hg), polokovy (As), anionty (napf.

fosforecnany) a dalsi, coz Ize vyuzit také pfi ¢isténi odpadnich vod (Zhang 2003).
I.  Goethit

Goethit je nejstabilngjsi a nejbéznéjsi oxid zeleza vyskytujici se na povrchu
Zemg, a to témét ve vSech typech pud a klimatickych oblastech. Je formovan jako
produkt zvétravani minerald obsahujicich Zelezo a jeho zakladni chemicky vzorec je
a-FeOOH (Sposito 2008; Jaiswal a kol. 2013). Patii mezi jedny z nejdalezitéjsich
oxidi zeleza, které¢ maji schopnost vytvaret komplexy stadou environmentdlné
dulezitych aniontt a kationtd, a proto mize byt pouzit jako adsorbent (Jaiswal a kol.
2013). Studie ukazaly, Ze se vyskytuje v celém rozpéti sledovanych hodnot pH, ale
dominantnim komponentem je V ptipad¢, kdy jsou hodnoty pH vétsi nez 6. Rizikové
kovy se na goethit sorbuji v potadi Cu > Pb > Zn > Cd > Ni > Mn (Frankovska a kol.
2010).

ii. Hematit

Spole¢né s goethitem se vétsinou nachazi i hematit (a-Fe203z), ktery se ale tvoii
hlavné v teplych oblastech, jako jsou tropy a subtropy (Sposito 2008). Patii mezi
nejstar$i znamé oxidy Zeleza a rizikové kovy se na néj sorbuji v potadi Pb > Cu > Zn
> Cd > Ni > Mn, coz je velmi podobné jako v pfipadé goethitu, jen je patrna zména
pofadi Cu a Pb (Frankovska a kol. 2010; Tolod a kol. 2019). Hematit ma
Servenohnédou barvu a patfi mezi velmi stabilni oxidy. Casto je konednym

produktem transformaci ostatnich oxida zeleza (Tolod a kol. 2019).
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ii.  Ferrihydrit

Dalsi oxid zeleza, ktery se Casto nachazi ve spojeni s goethitem, je ferrihydrit.
Tento amorfni (0x0)hydroxid Zeleza je material, ktery se vyskytuje jak pifirozené, tak
v disledku lidskych ¢innosti, a ktery se muze syntetizovat rychlou hydrolyzou
roztoku Zeleza. Jeho vyskyt je dokumentovan v pudach, které podléhaji rychlému
zvétravani, dale také v usazeninach v prostiedi s vysokym obsahem Zeleza,
sladkovodnim prostiedi a motskych vodach s neutralnimi hodnotami pH. Jeho
struktura a chemicky vzorec jsou stiale predmétem diskusi a nebyly jesté plné
pochopeny. Bylo vsSak uvedeno n¢kolik jeho chemickych vzorct, které jsou
V podstat¢ velmi podobné, a proto mohou byt redukovany na vzorec FeOOH:-
0,4H20, tj. hydratovany oxyhydroxidovy vzorec zeleza.  Existuji dva typy
ferrihydritu, a to 2-tadkovy a 6-fadkovy. Jeho primérna velikost Castic je pomérné
mald (Schwertmann a Cornell 1991; Zhao a kol. 1994; Jambor a Dutrizac 1998).
Prestoze je v piidach pfitomen jen v malych koncentracich, tak velmi ovliviiuje
vlastnosti pudy. Diky vysoké povrchové reaktivité a svému velkému specifickému
povrchu (> 200 m?/g) hraje dilezitou roli pfi transportu mnoha slouéenin V p¥irods.
Jeho transformacni reakce, jako je pfeména na krystalické formy, jsou ovlivnény
teplotou, koncentraci, piitomnosti riznych aditiv a hodnotami pH (Zhao a kol. 1994;
Cismasu a kol. 2011). V zavislosti na pH muize byt povrch jeho ¢astic nabit zaporné
nebo kladng, jevi se tedy jako ucinny sorbent pro anionty i kationty (Cornell a
Schwertmann 2003).

3.3.2 Materialy na bazi Mn vyuzivané k zachytu kovi

V ptidach je mangan pifitomen ve form& Mn?*, Mn®** a Mn*, znichz je
piijimén rostlinami jen Mn?*, ktery je vazan v sorp&nim komplexu nebo se vyskytuje
jako volny iont v pudnim roztoku. Stejné jako zelezo muze mangan pii jeho
nadbytku Vv piidnim roztoku puisobit toxicky na rostliny (UKZUZ ©2016). Je to
desaty nejhojnéjsi prvek vyskytujici se v zemské ktfe a druhy nejbéznéjsi rizikovy
kov, a to hned za Zelezem. Geochemicky se chova jako Zelezo a hoic¢ik. Jeho
mineraly se tvofily v ranych fazich krystalizace magmatu. Mangan je vysoce mobilni

Vv kyselych organickych ptidach.
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Je znamo vice nez 30 oxidii manganu, které se vyskytuji v nejriznéjSich
geologickych podminkach ve svrchni ¢asti zemské kury, kde se mangan snadno
oxiduje. Mtizeme je najit na dn¢€ oceanti, na dné sladkovodnich jezer nebo v ptidach a
sedimentech, kde se ucastni riznych chemickych reakci, které ovliviiuji ptidni vodu
nebo slozeni samotné pidy. Mezi tyto oxidy patii napf. hollandit, birnesit, lithioforit,
které jsou hlavnimi mineraly manganu v pudach, nebo manganit, manganosit a
pyroluzit (n¢které znich jsou popsany nize) (Post 1999). Oxidy manganu se
pouzivaji Kk Gpravé vody a pudy, protoze ovliviiuji speciaci a mobilitu rizikovych
kovt, 1 kdyz jsou pfitomny V nizkych koncentracich. V ptirodé¢ se nachazeji jako
povlaky na pidnich c¢asticich nebo jako jemnozrnné a malo krystalické agregaty,
pfiemz tato vlastnost stézuje jejich identifikaci, a proto byvaji oznaCovany
souhrnnym nazvem “oxidy manganu® (Post 1999; Ouiednicek a kol. 2019).
Porovnani sorpéni ucinnosti ukdzalo, Zze oxidy manganu mohou byt pro nékteré
rizikové kovy mnohem efektivnéjsi sorbenty nez oxidy Zeleza. Diivodem jsou silné
vazby mezi rizikovymi kovy a povrchy oxidd manganu, které vznikaji diky tvorbé
komplexti vnitini sféry (tj. specificka adsorpce), coz je v tomto piipad€ prevladajicim
stabilizaénim mechanismem. Navic mohou vlivem jejich rozpusténi zménit redoxni
potencial kontaminantt, pfi¢emz tato zména vede k jejich oxidaci. Zde je v§ak nutné
zminit, Ze v pfipad€ chromu tato oxidace neni vhodna, protoze se diky tomu stava Cr
vice mobilni, avSak v pfipad¢ arsenu je to naopak, kdy se tento prvek stdvd méné
mobilnim a méné toxickym (Ettler a kol. 2015; Oufednicek a kol. 2019). Pfitomnost
pouze malého mnozstvi oxidi manganu muze byt dostatecna pro ovlivnéni distribuce
rizikovych kovli mezi pidou a pfidruZzenymi vodnimi systémy. Kromé toho také
mohou pisobit jako adsorbenty fosforeénant v piirodnich vodach a sedimentech
nebo jako Cistici prostiedky pro pitnou vodu. Nékteré studie také dokazuji, Ze oxidy
manganu Vv pudach, fi¢nich sedimentech a jako natéry na oblazcich a balvanech
mohou slouzit jako pfirodni pasti na rizikové kovy ve zneciSténych vodach z doll a

prumyslovych provozi (Post 1999).
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i. Lithioforit

Lithioforit ma chemicky vzorec LiAlz(Mn®*)0g(OH)s, avsak v pidach se &asto
vyskytuje bez lithia, a v tom pfipadé je jeho chemicky vzorec MnO,-Al(OH)s. Je
typicky pro vysoce zvétralé pidy a vykazuje strukturu typu gibbsitu, coz mu
poskytuje zvysenou termodynamickou stabilitu. Obecné je pfitomnost jader gibbsitu
(Al(OH)3) nezbytna pro tvorbu lithioforitu (Vodyanitskii 2009).

ii. Birnesit

Birnesit je nejbéznéjsim oxidem manganu v pudach a vSechny jeho znamé
pfirodni vzorky jsou jemnozrnné a relativné malo krystalické. Jeho chemicky vzorec
(Na,Ca)Mn7014-2,8H20, je zjednoduseny a neodpovida piesné jeho struktuie, ktera
je vrstevnata a obsahuje jak Mn®" tak Mn**. Birnesit obvykle obsahuje vapnik a je
typicky pro vapnité pudy, kde vykazuje nejlépe usporadanou strukturu (Post 1999;
O‘Reilly a Hochella 2003; VVodyanitskii 2009).

iii.  Pyroluzit

v

Pyroluzit (a-MnO3) je nejstabilngjsi a nejhojnéjsi formou oxidu manganicitého
(MnQOy), pfi¢emz existuji téi znamé formy (ostatni jsou nsutit a ramsdellit). V pudach
je vSak velmi vzacny, protoZze i1 malé mnozstvi cizich iontd brani jeho tvorbé.
Pyroluzit ma porézni strukturu, kde jsou pory caste¢né vyplnény dvojmocnymi
kationty a nékdy i molekulami vody (Post 1999; O‘Reilly a Hochella 2003;
Vodyanitskii 2009).

iv.  Amorfni oxid manganu (AMOQO)

V n¢kolika studiich, stejné jako v ptipadé této diplomové prace, byl testovan
jako novy sorbent AMO (Della Puppa a kol. 2013; Ettler a kol. 2015). Jeho sorpéni
ucinnost byla shleddna jako srovnatelnd se sorpéni ucinnosti birnesitu. Navzdory
tomu, ze se 10 az 18 % AMO rozpustilo behem 90 dnli po jeho aplikaci, dospélo se
k zavéru, Ze je relativné stabilni a ze je vhodny jako aplikovatelny material pro
snizeni mobility (stabilizaci) rizikovych kovu v kontaminované pudé¢ (Ettler a kol.

2015). Prvni experimenty studujici chemickou stabilizaci olova, kadmia a médi ve
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znecisténych pidach pomoci AMO uvadi, ze jeho adsorp¢ni kapacita je vyssi nez
zaznamenané¢ hodnoty u vybranych nanooxidi Zzeleza (nano-maghemit a nano-
magnetit) (Michalkova a kol. 2014). Problémem dosavadnich studii je Ccasto
opomijeny vliv ménicich se podminek prostfedi v rdmci dlouhodobych experimentt
(pfevazné zmén pH) na chemicky stabilizované rizikové kovy v pudé a také vliv
uvolnéného Mn na pfitomné mikroorganismy, coz je pii hodnoceni UEinnosti
konkrétni sana¢ni technologie rovnéz dulezity parametr. Adsorpéni t¢innost AMO je
obecné velmi zavisla na hodnotach pH v pidnim prostfedi, a proto Ettler a kol.
(2015) ve své studii zkoumali dlouhodobou stabilitu AMO a zmény chovani
kontaminantii zavislé pravé na hodnoté pH. Experimenty jasné naznacuji, ze
rozpousténi AMO ve vodnim prostiedi je zavislé na pH, avSak pti jeho pouziti jako
ptidavku v pidé se jeho rozpousténi vyrazné snizilo a zarovenl doslo k celkovému
zvySeni ptirozeného pH pudy v disledku jeho caste¢ného rozpusténi spojeného
suvoliiovanim iontt OH™ (Michalkovd a kol. 2014). Jak jiz bylo zminéno
v predeslych kapitolach, AMO miize byt vyuzit pro modifikaci napt. biochart, které
maji uz sami o sobé dobré sorpéni vlastnosti, ale je mozné je diky modifikaci jeste
zlepsit. Zaroven je mozné touto modifikaci i zvysSit stabilitu AMO. Principem je, ze
se biochar ptidava ptimo do roztoku reaktantt pti syntéze AMO, kdy je pak vytvoren
novy kompozitni sorbent zvany AMOchar. Tento sorbent je vSak kromé oxidi Mn
tvofen i Mn-oxalaty, které se jako povlaky vyskytuji na povrchu ¢&astic biocharu.
Mnozstvi Mn-oxalatl 1ze ovlivnit zménou koncentraci vstupnich surovin pfi syntéze
AMO. Sorp¢ni schopnosti vzniklého kompozitu jsou vysoké pro rizné rizikové
prvky, a to i napt. vici As V zasaditém prostiedi. Modifikace ma také vliv na
uvoliovani Mn, kterd je diky tomuto procesu sniZzena a nedochazi pak k post-
kontaminaci pudy manganem (Oufednicek a kol. 2016, 2019). Dalsi moznosti je
syntéza AMO s vyuzitim alternativnich zdroji, kdy byla standardné vyuzivana
gluk6za nahrazena sachar6zou a melasou. Vysledny material vykazoval vyznamné
sorp¢ni vlastnosti, a to hlavné vici kovi, a také doslo k vyrazné redukci uvoliovani
Mn (Oufedni¢ek a kol. 2019). Z tohoto divodu byla experimentalni ¢ast prace

zamétena na dalsi vyzkum v této oblasti.
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Navzdory tomu, Ze byly oxidy manganu v poslednich desetileti znacné
studovany, podrobnosti o jejich struktufe zatim nejsou zcela pochopeny, coz vyrazné
brzdi vyzkum jejich zakladniho geochemického chovani. Ve vétSin€ piipadu je
hlavnim omezujicim faktorem téchto studii zisk detailnich informaci o krystalické
struktufe, a tim i pochopeni individualnich sorpcnich mechanismti, které jsou casto
kombinaci vice procesti. Duilezitou roli pro pochopeni struktury téchto material hraji
i mikroskopické techniky, jako je napi. TEM (viz kapitola 3.4 Experimentalni
metody), diky ¢emuz byly poskytnuty nové dulezité poznatky o atomovych
strukturach oxidti manganu (Komarek a kol. 2014; Hudcova a kol. 2019).

3.4 Experimentalni metody

Jak jiz bylo zminéno, k identifikaci struktury pevnych materiald lze vyuzit
rizné mikroskopické, ale 1 dal$i techniky. Stejné jako samotny material 1ze techniky
vyuzit 1 k popisu materidlti po adsorpci, zhodnotit miru precipitace nebo zjistit dalsi
informace o mechanismu zachytu. Prvnim krokem ke zhodnoceni procesu zachytu
jsou vsak experimenty v kapalné fazi a jejich vyhodnoceni (napf. pomoci atomové
spektroskopie). K t¢innému vyhodnoceni celkové adsorpce kovi (pfipadné i jinych
mechanismi) na oxidy Zeleza a manganu (¢i jiné pevné materialy) se dale vyuzivaji
modelové pfistupy, jako jsou napf. jiz zminéné izotermy (viz kapitola 3.2.1
Fyzikalné-chemické imobiliza¢ni procesy; i. adsorpce), adsorpéni hrany nebo
adsorpéni kinetika. Vhodnou variantou je spojeni ziskanych vysledkt s analyzami
pevné faze, kam patii riizné spektroskopické ¢i mikroskopické techniky (Hudcova a
kol. 2018). Mezi analyzy pevné faze patii SEM (skenovaci elektronova
mikroskopie), TEM (transmisni elektronova mikroskopie), XRD (difrakce
rentgenového zafeni), FTIR (infracervena spektroskopie s Fourierovou transformaci),
Ramanova spektroskopie, XPS (rentgenova fotoelektronova spektroskopie) a dalsi
(princip nékterych z téchto metod je popsan nize). Volba, kterou z téchto metod
pouzit, zavisi na druhu vzorku a na tom, jaké informace potfebujeme ziskat. Ke
stanoveni hlavnich krystalickych fazi se pouzivaji konvenéni metody, problém vSak
nastava, pokud studujeme Castice v nano rozméru, malo krystalické faze nebo castice
S anomalnim slozeni (napf. nékteré geomaterialy), kdy je zapotiebi vyuzit

podrobnych zkouméni za pomoci celé fady analyz pevné faze a jejich vhodné
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kombinace. Tyto metody slozi kurCeni elementarniho slozeni, distribuci
potencidlnich kontaminantti uvniti fazi a jejich substituci ve strukturdch mineralt

(Komarek a kol. 2014).
3.4.1 Atomova emisni spektroskopie (ICP/OES)

Atomova (optickd) emisni spektrometric (AES nebo OES) se zabyva
vyuzitim a zkoumdnim zafeni, které je vysilané excitovanymi atomy (pfipadn¢ ionty)
prvkl. V poslednich letech je jeji vyvoj zaméfen na zlepSovani zdroji excitacni
energie pomoci indukéné véazané plazmy (ICP). Atomovéa emisni spektrometrie
s indukéné vazanym plazmatem (ICP/OES) se stala jednou z nejuniverzalnéjSich
metod prvkové analyzy. Slouzi ke stanoveni obsahu a koncentraci jednotlivych prvki
(hlavnich, vedlejSich 1 stopovych) v analyzovaném vzorku. Zakladem ICP/OES je
prevod analyzovaného vzorku do excitovaného atomarniho stavu plsobenim
vysokych teplot (pomoci dodani energie). Pi#i prechodu atomt ztohoto
metastabilniho stavu zpét do stavli chudSich energii vysild vzorek nespojité zatreni.
Zateni se skldda zurcitych vinovych délek, které jsou charakteristické pro dany
prvek. Naslednym rozkladem tohoto polychromatického zatreni (pomoci optickych
disperznich ¢lent) ziskame Carové spektrum, které urcuje sloZeni analyzovaného
vzorku. Atomové emisni ¢arova spektra vznikaji pfechodem atomil (pfipadné ionti)
prvkll mezi rliznymi energetickymi stavy. Energii atomi lze ménit zménou energie
jejich valen¢nich elektronti. Energeticky stav elektronti nelze ménit nepietrzité, méni
se pomoci definovaného mnoZstvi energie (kvantové energie) (Némcova a kol. 2004;

Komarek a kol. 2014).
3.4.2 Vyuziti rentgenového zareni (XRD)

Rentgenova difrakce (XRD) patii mezi zakladni, rychlé a Siroce vyuzivané
metody. Pouziva se pro hromadnou identifikaci krystalickych fazi ve velkych, ¢asto
vicetdzovych vzorcich. Dale se pouZiva pro detailni analyzu struktury, kam napf.
spadaji také informace o rozmérech jednotlivych bunék. Analyzovanym materialem
muze byt prasek, ktery musi byt upevnén na specialnim drzaku nebo monokrystal.
Vzorky by mély byt rozemleté na jemnou zrnitost (od um do desitek nm) a dobie

homogenizované. Kazdy krystal je charakterizovan trojrozmérnou strukturou a je ho
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mozné popsat jako miiz s miizovymi body, kterym pfislusi ur¢ité hmotné castice.
XRD je metoda zaloZena na interakci pevné latky s rentgenovym zafenim, kde je
vzorek orientovan ve vSech smérech vzhledem k dopadajicimu zafeni v daném
rozsahu 260 thla. Dopada-li na krystal svazek monochromatického zafeni, mohou byt
paprsky v ur¢itém sméru zesileny a v ostatnich smérech vyruseny. Zdrojem zafeni je
rentgenova lampa a monochromatické zareni je ziskdvdno pomoci filtru (tj. folie
z latek které pohlcuji uréitou Cast zafeni) nebo pomoci difrakce na monokrystalu
V piipadé¢ smiSenych vzorkli se pak doporucuje kombinace XRD s jinymi
(mikroskopickymi) metodami. Naméfené hodnoty ztéto analyzy pak byvaji
porovnany s vysledky uvedenymi v databazi (Némcova a kol. 2004; Komarek a kol.
2014). Rentgenova difrakce slouzi k zakladni identifikaci oxidd Mn, kdy dle
pozorovanych difrakénich linii miiZzeme identifikovat amorfni nebo krystalické
vlastnosti materidlu a dale je mozné pozorovat vznik dalSich fazi, napt. krystalické
Mn-oxalaty, rodochrozit nebo rezidualni cukry z procesu syntézy (Outednicek et al.,
2019)

3.4.3 Mikroskopické techniky (TEM, SEM a jejich kombinace s EDX)

Mezi zakladni mikroskopické techniky vyuzivané ke studiu morfologickych a
strukturnich vlastnosti pevnych latek patfi TEM a SEM, které jsou casto
kombinovany s EDX (energiové disperzni rentgenova spektroskopie; nékdy
oznacovana jako EDS), coz navic umoznuje kvantitativni zhodnoceni chemického
slozeni. Kombinace techniky SEM a TEM s EDX je popsana napt. ve studii Hudcova
a kol. (2018), kde se jedna o podrobnou charakteristiku adsorpce zinku na podvojné
vrstevnaté hydroxidy obsahujici ve své struktufe Zelezo a hoicik. Vzorky byly
porovnany pred a nasledné po adsorpci, a to pomoci kombinace technik XRD, TEM,
SEM a EDX. Diky metod¢ XRD byla provedena identifikace struktury
syntetizovaného materialu a mozného vzniku novych fazi po adsorpci. SEM
v kombinaci s EDX, byl pouzit ke studiu morfologie a chemického slozeni materialu.
Vnitini struktura materialu pak byla vizualizovana ve vysokém rozliSeni pomoci

TEM (Hudcova a kol. 2018).

41



Transmisni elektronova mikroskopie je Casové, instrumentdlné a obecné i
finanén¢ ndkladnd analyza vyzadujici zkuSeného technika. Pro analyzu jsou
zapottebi velmi tenké (100 nm) vzorky, které je mozné piipravit jako tenké folie
nebo jako jemny prasek, aby byl mozny ptenos (transmise) paprsku skrz vzorek. Pro
tyto vzorky muze byt nutné ultrazvukové oSetfeni. Kapka praskové suspenze (za
pouziti ethanolu nebo jiného cinidla) se nanese na specidlni miizku vyrobenou
z vodivého materidlu (méd’, nikl) potazenou uhlikovou vrstvou a necha se odpafit.
Tim je zaji$téno homogenni rozlozeni ¢astic po celém povrchu miizky, coz zaruéuje
jejich dobrou viditelnost v TEM. Tato analyticka metoda vyzaduje hluboké vakuum,
kde je prenasen elektronovy paprsek skrz vzorek, coz nasledné poskytuje zobrazeni
ve velkém rozliSeni pro studium ¢astic v nano métitku. Pomoci metody TEM se da
studovat i morfologie ¢astic, tj. tvar a velikost. V kombinaci s EDX nebo difrakci
vybrané oblasti (SAED) je mozné poskytnout informace i o mineralni struktufe a
elementarnim slozeni (Komarek a kol. 2014). Transmisni elektronovy mikroskop je
velmi podobny svételnému mikroskopu, at’ uz konstrukéné, nebo funkéné. U TEM
vSak vznikd obraz diky svazku elektronil, zatimco u svételného mikroskopu je

zakladem interakce se svazkem svételnym (Hajkova a kol. 2018).

Skenovaci elektronova mikroskopie je béZzné€ pouzivand metoda poskytujici
dilezité informace o morfologii povrchu a elementarnim sloZeni vzorku na zakladé¢
odrazu elektronil. K této analyze jsou potieba leSténé a tenké vzorky, nebo castice
fixované na vodivé pasce Ci podlozce. Vzorky musi byt dale potazeny vodivou
vrstvou, jako je napft. vrstva z uhliku nebo zlata, kterd odvadi povrchovy naboj. Tato
analytickd metoda vyzaduje vakuum a K zobrazeni vzorku vyuziva skenovani
(rastrovani) jeho povrchu za pouziti elektronového paprsku (Komarek a kol. 2014).
Skenovaci elektronovy mikroskop vyuziva stejny zdroj elektrond jako v piipadé
TEM, ale jinak se od metody TEM zcela li8i. Povrch vzorku je skenovan (rastrovan)
postupné tadek po fadku za pomoci skenovacich civek a pomoci uzkého svazku
elektrond, ktery je elektromagnetickymi civkami na tento vzorek bodové zaostfen.
Hlavnim rozdilem tedy mezi TEM a SEM je, Ze na rozdil od TEM v ptipadé¢ SEM
elektrony neprochazeji vzorkem, ale jsou v interakci s povrchem vzorku a vysledek

této interakce zaznamenavaji v kazdém bodu pomoci vhodného detektoru. Detektor
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sekundarnich elektront (SE) se pouziva ke studii povrchové topografie vzorku a
detektor zpétné¢ odrazenych elektronti (BSE) zase ke studii rozdili relativnich
atomovych hmotnosti jednotlivych entit, ke zkoumani vztahti mineralnich fazi a také

k zisku informace o distribuci prvki (Komarek a kol. 2014; Hajkova a kol. 2018).

3.4.4 Vyuziti infracerveného zaieni (FTIR)

Infraervend spektroskopie je analytickd metoda vyuzivajici infracervenou
cast elektromagnetick¢ho zéfeni, které interaguje s analyzovanym vzorkem a
vysledkem je zavislost absorpce zaieni na vinoctu zareni (spektrum). Tato metoda se
vyuziva k zisku informaci o molekulové struktute, pfitomnosti funkénich skupin a
obecné o zastoupeni latek ve vzorku. Infracervené spektrometry mizeme rozd¢lit do
t¥ skupin, mezi které patti disperzni IC spektrometry, nedisperzni IC spektrometry a
IC spektrometry s Fourierovou transformaci (FTIR). V ptipadé FTIR je zdrojem
zateni keramicka ty€inka, ktera po zahiati emituje spojité infraervené zateni, které
nasledné dopadé na déli¢ paprskli pod thlem 45°. DéEli¢ paprsk pak na pohyblivé
zrcadlo propusti jen 50 % zafeni a zbyla procenta odrazi na zrcadlo pevné. Tato
zrcadla jsou na sebe kolma a paprsky se na nich vzajemné odrazeji. Paprsky pak
interferuji na délici paprski podle aktudlni polohy pohyblivého zrcadla. Paprsek,
ktery je diky tomuto procesu rekombinovany, se nasledné odrazi do kyvetového
prostoru, kde se nachazi vzorek. Vysledny signal pak dopada na detektor. Velkou
vyhodou IC spektroskopie je moznost méfit vzorky ve vSech skupenstvich a také
pomoci ruznych méficich technik (napf. transmitanéni techniky a reflektan¢ni
techniky). Pro méteni vzorki jako jsou vodné roztoky a emulze, které siln¢ absorbuji
infraCervené zafeni, je vhodna technika zeslabené uplné reflektance (ATR), ktera
spada pod reflektan¢ni (odrazovou) techniku. Vyhodou techniky ATR je minimalni
pfiprava vzorku pro analyzu. Je zaloZena na principu nasobného uplného odrazu
zafeni na fazovém rozhrani méfeného vzorku a méficiho krystalu z materidlu o
vysokém indexu lomu (Novotné a kol. 2011). V ptipadé oxidi Mn miize byt FTIR
vyuzit k dalsi identifikaci materiald, a to diky charakteristickym funkénich skupindm
souvisejicich s vazebnym uspotadanim, které jsou viditeIné ve FTIR spektru
(Oufednicek a kol. 2019)
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4  Experimentalni ¢ast

4.1 Metodika
4.1.1 Pouzité roztoky a chemikalie

K piipravé roztokl pro jednotlivé experimenty byla pouzita demineralizovana
voda, ktera je v laboratofich standardné k tomuto ucelu vyuzivana (18,2 MQ).
Vsechny vyuzité chemikalie byly analytické Cistoty bez dalSich tprav. Pro syntézu
AMO byl vyuzit KMnOa, CeH1206-H20 (glukdza) a C12H22011 (Sachardza). Slozeni
melasy vyuzité k syntéze AMO-M lze najit v Oufednicek a kol. (2019). Ke kazdému
adsorp¢nimu experimentu bylo dale zapotiebi pfipravit roztok zinku (s pouzitim
Zn(NOz3)2-6H20) nebo kadmia (s pouzitim Cd(NOz)2:4H20) a pozad'ového
elektrolytu (s pouzitim NaNOz) o dané koncentraci. Navazka byla vypocitana

pomoci vzorce:

m=c-V-M Kde, @
m...... navazka rozpusténé latky (g)
Covennnn koncentrace rozpusténé latky (mol/l)

V... objem roztoku (1)
M......molarni hmotnost rozpusténé latky (g/mol)

Pro adsorpéni experimenty bylo vZdy vypocteno adekvatni mnozstvi
Zn(NO3)2-6H20 a Cd(NOs)2-4H,0, aby byl ziskan 10* M roztok. Pro dodrZzeni
konstantni iontové sily v roztoku byl pro kazdy roztok pfipraven pozadovy elektrolyt
o koncentraci 10t M, 102 M, 10 M NaNOgs (v piipadé sorpce Cd jen 101 M a 1073

M). Rtizné iontové sily byly zvoleny pro posouzeni jejiho vlivu na adsorp¢ni proces.

4.1.2 Syntéza AMO-G, AMO-S, AMO-M

Obecné plati, Ze AMO muze byt relativné snadno pfipraven pomoci
modifikované syntézy birnesitu, pii které se pouziva manganistan draselny (KMnOa)

a jednoduché cukry jako redukéni Cinidla. Syntéza AMO v ramci této diplomové
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prace byla zalozena na metodice dle Ching a kol. (1995) modifikované dle
Outednicek a kol. (2019). Tato ptivodni syntéza se obvykle pouziva pro syntézu
birnesitu, avSak vynechani kroku zahtivani umoznuje zisk amorfnich oxid manganu
(Della Puppa a kol. 2013; Ettler a kol. 2015; Oufedniéek a kol. 2019).

Standardni syntéza AMO se vSak nejcastéji fidi postupem dle Della Puppa a kol.
(2013), kdy je rovnéz pouzita modifikovana syntéza dle Ching a kol. (2013), avsak
podminky se od novéjsi studie Oufednicek a kol. (2019) 1isi. Jedna se o metodu sol-
gel, ktera ve findlnim kroku umoziuje syntézu birnesitu (AMO je meziproduktem
této syntézy). Tato metoda byla doposud vyuzita v fadé studii zabyvajicich se
syntézou a aplikaci AMO (Ettler a kol. 2015; Michalkova a kol. 2014, 2016).
Syntéza spociva v redukci KMnOg, kdy se ptida 0,5 litru 1,4 M roztoku glukézy do
0,5 litru 0,4 M roztoku manganistanu draselného (KMnOg4). Po vytvofeni gelové
smési je tato suspenze filtrovana a nasledné promyta ve 2 litrech destilované vody za
ucelem odstranéni piebytku reaktantd. Gel je poté ponechan k suSeni pii pokojové
teploté. Posledni krok dle metodiky Ching a kol. (1995), kdy dochazi k zahiivani
(kalcinaci) pii teplot¢ 400 °C, byl vynechan. Nevyhodou tohoto postupu je
neekonomicky pomér vstupnich surovin vedouci k nadbytku vedlejsich produkti
(napf. Mn-oxalaty) a nezreagovanych rezidui (napf. glukoza). Dalsi nevyhodou je
vyuziti glukézy jako redukéniho ¢inidla, kdy se jedna ve srovnani s jinymi cukry o

finan¢né nakladnéjsi surovinu.

Materialy v této diplomové praci byly pfipraveny dle inovovaného postupu
uvedeného ve studii Oufednicek a kol. (2019). Jednalo se 0 amorfni oxidy manganu
(AMO) syntetizované pomoci ruznych cukrl, a to glukéozy (AMO-G), sachardzy
(AMO-S) a melasy (AMO-M). Cilem puvodni studie bylo najit optimalni molarni
pomér manganu a cukru (studovany byly poméry 1:1; 1:1,5 a 1,5:1), maximalizovat
vytézek kone¢ného produktu a najit ekonomicky vyhodnéjsiho feSeni pomoci vyuziti
levnych cukrii jako redukénich ¢inidel. Ve studii bylo pfipraveno 9 riznych vzorkt
AMO, a to kombinaci 3 navrzenych pomérti a ze 3 navrzenych druht cukru.
V porovnani s Della Puppa a kol. (2013) se zvysil vytézek kone¢ného produktu, a

navic se snizil obsah zbytkové vody o cca 86 % ve srovnani s vySe uvedenou studii.
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Také se snizila cena finalnich produktt vyuzitim levnéjsich cukri, jako je melasa a
sachardza ve srovnani s glukozou. V této diplomové praci byly pro adsorpci zinku a
kadmia pouzity AMO-G, AMO-S a AMO-M v molarnim poméru mangan:Cukr =
1:1.

Jak jiz bylo uvedeno, syntéza AMO vramci této diplomové prace byla
provedena dle Oufednicek a kol. (2019). Konkrétné byl pfipraven roztok
manganistanu draselného (0,7 M; 90 ml) a daného cukru, tj. glukdzy (3,2 M; 19,7
ml), sacharézy (pfepocteno na obsah glukézy v molekule sachardzy; 5 M; 6,3 ml)
nebo melasy (piepocteno dle hustoty a obsahu sachardzy v dodané melase; 14,8 ml).
Uvedené koncentrace téméi odpovidaly teoretické hodnoté maximalni koncentrace,
kdy je jest€¢ mozné danou latku rozpustit. Pro zvySeni rozpustnosti bylo vSak
nezbytné zahtat roztok manganistanu draselného na 40°C. Na rozdil od uvedené
studie byly materialy v této diplomové praci pfipraveny tak, ze byl roztok
manganistanu draselného pomalu pfidan (za intenzivniho michani) do roztoku cukru.
Mal¢ ptidavky byly nezbytné v dasledku bouflivé reakce. Po ptfidani veskerého
manganistanu draselného byla smés kratkou dobu michana a nasledné filtrovana
pomoci vakuové filtraéni aparatury. Vznikly material byl suSen za pokojové teploty a

nasledné sitovan na velikost ¢astic < 250 pm.

4.1.3 Adsorpéni experimenty

a) Priprava roztoki a pevného materialu pro experiment

Jak jiz bylo uvedeno vyse, pro adsorp¢ni experiment v této diplomové praci
byla vyuzita koncentrace zinku a kadmia 10* M v pozadovém elektrolytu o
koncentracich 10! M, 102 M, 10° M (v ptipadé sorpce Cd jen 10 M a 103 M).
Nejdiive byl na analytickych vahach navdzen hexahydrat dusi¢nanu zine¢natého
(Zn(NO3)2-6H20), tetrahydrat dusi¢nanu kademnatého (Cd(NOz3)2-4H20) a dusi¢nan
sodny (NaNOs). Nasledn€ byla navazena pevna faze prevedena pomoci trychtyte a
stiicky do odméfené banky o objemu 2 litry, ktera byla nasledné doplnéna
demineralizovanou vodou (po rysku). Stejnym zplsobem byl piipraven roztok
kadmia. Oba tyto roztoky byly nasledn¢ dikladné promichany, aby se jednotlivé
slozky nalezité¢ rozpustily. Dale byl na analytickych vahach dle typu adsorp¢niho
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experimentu navazen pevny (sorp¢ni) material (25 mg), tzn. AMO-G, AMO-S nebo
AMO-M. Tento material byl navazen do kadinek o objemu 100 ml, ve kterych
nasledné probihal adsorpéni experiment. Po navazeni byl k AMO pomoci pipety
pfidan jiz pfipraveny roztok o potfebné koncentraci a typu kontaminantu (Zn nebo
Cd), a to v takovém mnozstvi, aby byl dosazen pomér pevné/kapalné faze 1 g/l, tj.
k 25 mg AMO bylo pfidano 25 ml roztoku.

b) Adsorpéni hrany

Adsorpéni hrany jsou standardné pouzivany pro studium adsorpéniho chovani
rizikovych kovll na rizné adsorbenty, jako jsou napt. oxidy zeleza a manganu
(Qinghai a kol. 2015). Vyjadiuji zavislost adsorbovaného mnozstvi (v %) na
hodnoté¢ pH a jsou zdkladem pro nasledné pokrocilé mechanistické adsorpcéni
modelovani. Standardné jsou adsorpcéni hrany konstruovany za pouziti riiznych
koncentraci kovl a pii riznych iontovych silach (pro vyhodnoceni elektrostatickych
ucinkl vyplyvajicich z riznych iontovych sil). Kazda adsorpéni hrana je realizovana
titraci smési pomoci HNOs a NaOH. Procento adsorbovanych kovi se vypocita jako
rozdil mezi koncentraci kovu v pocatec¢ni kontrolni alikvotni ¢asti a koncentraci v
roztoku po sorpci (Komarek a kol. 2014). Dle stejného principu byly provedeny
experimenty v ramci této diplomové prace, kdy bylo cilem analyzovat adsorpci zinku
a kadmia na AMO-G, AMO-S a AMO-M pfi hodnotach pH (3-8) a iontovych sil (10°
1' M, 102 M, 10 M). Postup samotného experimentu probihal tak, Ze jiz pfipravena
smés (v kadinkach) (viz. kapitola 4.1.3 Adsorp¢ni experimenty; a. Pfiprava roztoka a
pevného materialu pro experiment) byla umisténa na orbitalni tfepacku (GLF 3005),
kde byla nasledn& michana po dobu 2 hodin. Cas nezbytny k dosazeni rovnovahy byl
stanoven na zakladé studie Oufednicek a kol. (2019). Po celou dobu michani bylo
upravovano pH v jednotlivych kadinkdch na pozadovanou hodnotu (3-8) pomoci
NaOH a HNOs (o koncentraci 1 M, 10 M, 102 M). Méteni pH bylo provedeno
pomoci pH metrit (pH7310, WTW, Germany) s vyuzitim pH sond (SenTix 33 41,
WTW, Germany). Ptistroje byly kvili co nejpiesnéjsim vysledkim pted kazdym
meéfenim zkalibrovany pomoci tiech pufrii (pH 4,01, 7,00 a 10,00). Po dosazeni dvou
hodinového limitu byly pomoci pipety odebrany vzorky (10 ml), které byly nasledné

prevedeny do stiikacky s filtrem s celulézovou membranou o velikosti pori 0,45 um
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a ptefiltrovany do zkumavek, aby byl roztok zbaven pevné faze kvili naslednym
analyzam. Adekvatni mnozstvi ziskanych vzorka (1 ml) bylo nasledné ptevedeno
pomoci pipety do dalsich zkumavek, kde byly zifedény demineralizovanou vodou (9
ml), aby bylo ziskano vysledné fedéni 10x. Zavéreénym krokem bylo odeslani
vzorkll k analyze, kterd byla provedena pomoci optické emisni spektrometrie s
indukéné vazanym plazmatem (ICP-OES, Agilent Technologies 700 Series). Na
zaklad¢ zaslanych vysledk bylo ziskdno celkové mnozstvi prvkii obsazenych v
roztocich (v mg/l) a bylo vypo¢teno adsorbované mnozstvi zinku a kadmia na pevny
material (AMO) tim, ze byla dana do poméru koncentrace pted adsorpci (tj. pied
ptidanim pevné faze) a koncentrace v roztoku po adsorpci. Bylo rovnéz zhodnoceno
mnozstvi uvolnéného Mn (v mg/l) béhem experimentu. Déle byla provedena analyza
dat (pocate¢ni koncentrace Zn a Cd) pomoci programu Visual MINTEQ, kde byla
zjisténa mozna precipitace nové pevné faze. Vybrané vzorky pted a po adsorpci byly

zméteny pomoci XRD.

c) Visual MINTEQ

Ke stanoveni speciace zinku a kadmia v roztoku b&éhem adsorpéniho
experimentu (pfi raznych hodnotach pH a rozdilné sile elektrolytu) bylo provedeno
modelovani mozné precipitace pevné faze pomoci programu Visual MINTEQ. Jedna
se 0 pocitacovy program, ktery vytvaii chemicky rovnovazné modely, kter¢ slouZzi ke
stanoveni speciace anorganickych sloucenin ve vodnych roztocich, déle také pro
vypocet rovnovahy, sorpce, rozpustnosti a dalSich vlastnosti kovil, kdy je mozné
zadavat a vyplnovat volitelné vstupni hodnoty (napi. hodnotu pH, teplotu, iontovou
silu a koncentraci jednotlivych chemickych komponent) (Gustafsson 2013).

Bylo zapotiebi stanovit Satura¢ni indexy pro mozné vysrazené faze pro vSechny
hodnoty pH a jednotlivé sily elektrolytu (10 M, 102 M, 10 M). V diplomové praci
pak byly uvedeny vysledky pro pH (7-8). Satura¢ni index (index nasyceni; SI) je
vyjadfen jako logaritmus podilu iontové aktivity latky a jeji rozpustnosti. Slouzi
K vypoctu rozpustnosti mineralt,, diky danému mnozstvi usazeného mineralu.
Saturacni index urcuje stupenl nasyceni (tj. roztok nasyceny, nenasyceny nebo

piesyceny) a je definovan jako:
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SI = log :f: kde, ()

Sl...... saturacni index
IAP.....iontova aktivita latky
Ksp......rovnovazna konstanta rozpustnosti latky

Pokud se IAP = Kgp, pak je Sl roven nule a roztok je v rovnovazném stavu
s mineralem. Jestlize je hodnota SI > 0, pak se jedna o pfesyceny roztok a dany
mineral se vysrazi (dojde k precipitaci). Naopak, pokud je SI < 0, jedna se o
nenasyceny roztok a mineral se bude v roztoku rozpoustst (Sra¢ek a Zeman 2004;
Merkel a kol. 2005; Doubra a kol. 2017).

d) XRD

Identifikace studovanych materialt pted a po sorpci byla provedena metodou
XRD pomoci ptistroje D2 PHASER XE-T (Bruker) v rozsahu 5-70° 26 s velikosti
kroku 0.04° 20 a ¢asem 1.33 s na jeden krok. Takto byly zméfeny difraktogramy
vSech materiali pted sorpci, po tfepani v pozadovém elektrolytu pii pH 5 a 7 a po
sorpci Zn a Cd pii pH 5 a 7. Ttepani v elektrolytu bylo provedeno za stejnych
podminek jako u vzorkti vroztoku Zn a Cd. Ziskané informace slouzily ke
zhodnoceni vlivu pH a ptitomnosti Zn/Cd na stabilitu materialt. U vzorkt ziskanych
po sorpci Zn/Cd byl dale zkouman mozny vznik nové pevné faze za danych

podminek experimentu a ptipadné dalsi strukturni zmény.

4.2 Vysledky
4.2.1 Adsorpc¢ni experimenty

a) Adsorpce Zn na AMO-G, AMO-S a AMO-M

Na obr. €. 1-3 lze vidét mnozstvi adsorbovaného Zn (v %) na material AMO-
G (obr. ¢. 1), AMO-S (obr. ¢. 2) a AMO-M (obr. €. 3) pfi pocate¢ni koncentraci Zn
10* M, pfi rozdilnych hodnotach pH (3-8) a koncentracich elektrolytu, tj. pii riiznych
iontovych silach (101 M, 102 M a 10° M NaNOs;) (oznaceno body). V piipadé
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AMO-S zacinala sorpce jiz na hodnotach pH 2. Jak je patrné z obr. €. 1, sorpce Zn na
AMO-G probihala ve vSech elektrolytech obdobné, coz znamenalo témér
zanedbatelny vliv iontové sily. Sorpce zacinala probihat v malém mnozstvi pii
hodnoté pH 3 a postupné se zvySovala. K velkému zvyseni sorbovaného mnozstvi
doslo mezi hodnotami pH 5 a pH 6, a to z hodnot kolem 40 % na hodnotu kolem 80
%. Témét 100 % bylo dosazeno pii pH 8. Na obr. ¢. 2 jsou znazornény adsorpcéni
hrany Zn na AMO-S. Je patrné, ze sorpce Zn zacala pii nizSich hodnotach pH nez
v ptipadé¢ sorpce na AMO-G, a to pifi hodnotach pH 2. Sorpce probihala
Vv jednotlivych elektrolytech mirné rozdiln¢, a to pfevazné pii hodnotach pH 2-5.
Vyraznéjsi rozdily hodnot sorbovaného mnozstvi jsou patrné hlavné pfi porovnani
nejsilngjsiho elektrolytu se slabimi elektrolyty V piipadé elektrolytu 10 M se pii
pH 2 sorbovalo 7 % Zn, zatimco v elektrolytu 102 M a 10 M se pfi této hodnoté pH
sorbovalo 12 % Zn. Pti pH 3 se v elektrolytu 10 M sorbovalo 24 % Zn, pii pH 4
okolo 60 % Zn a pti pH 5 témér 91 % Zn. Ve slabsich elektrolytech probihala sorpce
obdobné az na sorpci probihajici pii pH 4. Pti pH 3 se sorbovalo v obou slabsich
elektrolytech kolem 40 % Zn, pii pH 4 se v elektrolytu 102 M sorbovalo 73 % Zn,
zatimco v elektrolytu 10 M se sorbovalo téméi 81 %. Pii pH 5 se v elektrolytu 102
M a 10 M sorbovalo okolo 97 % Zn. Od hodnoty pH 6 probihala sorpce ve v§ech
elektrolytech obdobné, kdy se sorbovalo téméf 99 %, pii¢emz se tato hodnota
nepatrné zvysSovala az po pH 8. Na obr. €. 3 je zobrazena sorpce Zn na AMO-M. Ve
srovnani s AMO-S zacinala sorpce Zn az pii hodnotach pH vyssich nez 3. Pfi nizsich
hodnotach pH, tj. 4-5, byly u AMO-M pozorovany rozdily v sorpci v zavislosti na
koncentraci elektrolytu. V piipadé elektrolytu 10 M se pii pH 4 sorbovalo 13 % Zn,
pfi pH 5 témét 43 % a potom doSlo k pomémé pozvolnému néristu sorbovaného
mnozstvi, kdy se pfi pH 6 sorbovalo 75 % Zn, pti pH 7 kolem 91 % a pfi pH 8
necelych 98 %. V piipadé dalsich dvou elektrolytli o koncentraci 102 M a 10 M, se
pii pH 4 sorbovalo necelych 25 %, pii pH 5 okolo 50 % a od pH 6 sorpce probihala
podobné jako v pripadé elektrolytu o nejsilngjsi koncentraci 10 M. V ptipadé sorpce
Zn na AMO-S a AMO-M lze tedy pozorovat pouze maly vliv iontové sily, a to

ptevazné v rozmezi pH (4-5). Naopak u AMO-G je vliv iontové sily zanedbatelny.
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Obrazek 2: Adsorpéni hrany (body) popisujici sorpei Zn na AMO-S
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Obrazek 3: Adsorpéni hrany (body) popisujici sorpci Zn na AMO-M

b) Adsorpce Cd na AMO-G, AMO-S a AMO-M

Na obr. ¢. 4-6 Ize vidét mnozstvi adsorbovaného Cd (v %) na material AMO-
G (obr. ¢. 4), AMO-S (obr. ¢. 5) a AMO-M (obr. €. 6) pii pocateéni koncentraci Zn
10 M, pfi rozdilnych hodnotach pH (3-8) a koncentracich elektrolytu, tj. pii riiznych
iontovych silach (10T M a 10 M NaNOs) (oznageno body). Jelikoz byly oéekavany
podobné vysledky z hlediska vlivu iontové sily jako u Zn, nebyla métena sorpce Cd
v elektrolytu 102 M. Jak je zobrazeno na obr. &. 4, pfi vyuziti siln&jsiho elektrolytu
10t M, zacala probihat sorpce Cd na AMO-G pfi hodnotach pH 3, kdy se sorbovalo
témef 11 % Cd. Mezi hodnotami pH 4, kdy se sorbovalo 35 % Cd, a pH 5 doslo k
vyraznému nartstu, a to az na 79 %. Od pH 6 se mnozstvi sorbovaného Cd mirné
zvySovalo z 95 % na téméf 100 % pfti pH 8. V piipadé elektrolytu 102 M, se pti pH 3
jiz sorbovalo 17 % Cd, pifi pH 4 kolem 54 % Cd a pti pH 5 dosahovalo sorbované
mnozstvi 87 %. Od pH 6 probihala sorpce obdobné jako v siln&j$im elektrolytu 10
M. Na rozdil od sorpce Cd na AMO-G, zacala probihat sorpce na AMO-S jiz pii pH

52



2, kdy se v piipadé obou elektrolytti sorbovalo pies 30 % Cd (obr. ¢. 5). Mnozstvi
sorbovaného Cd se u obou elektrolytii vyraznéji lisilo p¥i pH 3 a 4. V elektrolytu 10
M se pti pH 3 sorbovalo 54 % Cd a pfi pH 4 kolem 87 %, zatimco v elektrolytu 107
M se pii pH 3 sorbovalo jiz 70 % Cd a pii pH 4 sorbované mnozstvi dosahovalo
témer 96 %. Pii vyssich hodnotach pH (5-8) pak sorpce probihala u obou elektrolytt
obdobné¢, kdy se od pH 5 sorbovalo okolo 98 % Cd, pti¢emz tato hodnota postupné
rostla se zvySujicim se pH, az pii pH 8 dosahla témé 100 %. Na obr. ¢. 6 jsou
znazornény adsorpcni hrany Cd na AMO-M. Je patrné, Ze se Cd ani v jednom
elektrolytu pfi pH 3 jeSt¢ nezaCalo sorbovat. Sorbované mnozstvi Cd se
M se pii pH 4 sorbovalo témét 38 % a pii pH 5 kolem 75 %, zatimco v elektrolytu
10 M se pii pH 4 sorbovalo téméf 48 % a pti pH 5 jiz 80 %. Od pH 6 probihala
sorpce pro oba elektrolyty obdobné, kdy se pii pH 6 sorbovalo kolem 92 % a tato
hodnota se postupné zvySovala az po pH 8, kdy bylo sorbovano kolem 99 %. Ve
vSech ptipadech lze pozorovat pouze maly vliv iontové sily, a to pfevazné v rozmezi

pH (4-5). Na rozdil od Zn byl v8ak maly vliv iontové sily pozorovan i u AMO-G.
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Obrazek 5: Adsorpéni hrany (body) popisujici sorpci Cd na AMO-S
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Obrazek 6: Adsorpéni hrany (body) popisujici sorpci Cd na AMO-M

4.2.2 Stabilita materialu

a) Mnozstvi uvolnéného Mn p¥i sorpci Zn

Na obr. ¢. 7-9 lze vidét uvolnéné mnozstvi Mn z AMO-G (obr. ¢. 7), AMO-S
(obr. &. 8) a AMO-M (obr. &. 9) pii koncentraci Zn 10* M, rozdilnych hodnotach pH
(3-8) a koncentracich elektrolytu, tj. pfi riiznych iontovych silach (101 M, 102 M a
10° M NaNOs) (oznageno body). Na obr. & 7 je zobrazena stabilita AMO-G.
Nejveétsi mnozstvi Mn se ve vSech elektrolytech uvolnilo pfi pH 3. V ptipadé
elektrolytu 10 M se pii pH 3 uvolnilo 183 mg/l, zatimco v elektrolytu 102 M a 107
M se uvolnilo kolem 200 mg/l. Tyto hodnoty dosahuji témét 20 % z celkového
pfidaného AMO. Uvolnéné mnozstvi se ve vSech elektrolytech postupné se
zvySujicimi se hodnotami pH snizovalo, kdy se pti pH 7 uvoliovalo pfiblizné¢ 10x
méné Mn ve srovnani s pH 3, tj. 20 mg/l (v elektrolytu 10 M), kolem 14 mg/l (v
elektrolytu 102 M) a 9 mg/l (v elektrolytu 10" M). P¥i pH 8 se jiz uvolnilo jen malé
mnozstvi Mn. Dale bylo porovnano uvolnéné mnozstvi Mn v pozad’ovém elektrolytu

101 M NaNOs (bez Zn) suvolnénym mnozstvim Mn v roztoku Zn ve stejném
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pozad'ovém elektrolytu. Pfi pH 5 se v pozadovém elektrolytu uvolnilo 8 % Mn
(z celkového mnozstvi piidaného AMO) a v roztoku Zn se uvolnilo 12 %. Pti pH 7
se vpozadovém elektrolytu uvolnilo pouze 1,6 % Mn (z celkového mnozstvi
ptidaného AMO) a v roztoku Zn se uvolnilo 2 %. V pozadovém elektrolytu se tedy
uvolnilo niz$i mnozstvi Mn nez v roztoku Zn. Na obr. ¢. 8 je zobrazeno uvolnéné
mnozstvi Mn z AMO-S. Pii pH 2 se ve vSech elektrolytech uvoliiovalo podobné
mnozstvi Mn, a to kolem 24 mg/l, coz je vyznamné méné ve srovnani s uvoliiovanim
Mn z AMO-G pfi nizkych hodnotach pH. Pii pH 3 a 4 se uvolnéné mnozstvi Mn ve
viech elektrolytech ligilo, kdy se v elektrolytu 10 M pfi téchto hodnotich pH
uvolnovalo vétsi mnozstvi Mn nez v piipadé obou slabsich elektrolyti. Od pH 5 byl
AMO-S témér stabilni, kdy se uvoliiovalo jen nepatrné mnozstvi Mn. Porovnano také
bylo uvolnéné mnoZstvi Mn v pozadovém elektrolytu 107 M NaNOs s uvolnénym
mnozstvim Mn vroztoku Zn o stejné koncentraci elektrolytu. P¥i pH 5 se
v pozadovém elektrolytu uvolnilo 0,06 mg/l Mn a v roztoku Zn se uvolnilo 0,44
mg/l Mn. Pii pH 7 se v pozadovém elektrolytu i v roztoku Zn uvolnilo shodné 0,01
mg/l Mn. Pii pH 5 bylo tedy uvolnéné mnozstvi Mn v pozad'ovém elektrolytu nizsi
nez v pripad¢ roztoku Zn, avSak v obou téchto ptipadech bylo celkové mnozstvi
uvolnéného Mn téméf zanedbatelné. Pii pH 7 K uvoliovani Mn téméf nedochazelo a
hodnoty byly pro oba roztoky totozné. Na obr. ¢. 9 je zobrazena stabilita AMO-M.
Uvolnovani Mn probihalo ve vSech elektrolytech obdobné. Pfi pH 3 se uvolnilo
kolem 80 mg/l Mn, pti¢emz tato hodnota postupné s vyssimi hodnotami pH klesala,
kdy se pti pH 8 uvolnilo jen malé mnozstvi Mn. V piipad¢ stability AMO-M bylo
rovnéZ porovnano uvolnéné mnozstvi Mn v pozad’ovém elektrolytu 101 M NaNOs
s uvolnénym mnozstvim Mn v roztoku Zn o stejné koncentraci, které¢ se pii obou
studovanych hodnotach pH ukazalo stejné. Pii pH 5 se uvolnilo 3 % Mn a pii pH 7

se uvolnilo 0,3 % Mn z celkového mnozstvi pfidaného AMO.
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Obrazek 9: Mnozstvi uvolnéného Mn z AMO-M pfi sorpci Zn
b) MnoZstvi uvolnéného Mn p¥i sorpci Cd

Na obr. ¢. 10-12 lze vidét uvolnéné mnozstvi Mn z AMO-G (obr. €. 10),
AMO-S (obr. &. 11) a AMO-M (obr. &. 12) pti koncentraci Cd 10* M, pii rozdilnych
hodnotach pH (3-8) a koncentracich elektrolytu, tj. pfi riiznych iontovych silach (10
M a 10 M NaNOs) (oznaéeno body). Na obr. ¢&. 10 je zobrazena stabilita AMO-G.
Uvolnovani Mn, probihalo ve vSech elektrolytech obdobné. Ve vSech elektrolytech
se uvolinovani Mn snizovalo postupné se zvySujicimi se hodnotami pH. Pti pH 3 se
v obou elektrolytech uvolnilo kolem 130 mg/l Mn, tzn. 13 % z celkového mnozstvi
ptidaného AMO. Tato hodnota postupné klesala az se Mn pii pH 8 téméf prestalo
uvolnovat. Dale bylo porovnano uvolnéné mnozstvi Mn v pozad’ovém elektrolytu 10°
1 'M NaNOs; (bez Cd) suvolnénym mnozstvim Mn v roztoku Cd ve stejném
pozad'ovém elektrolytu. Pifi pH 5 se v pozadovém elektrolytu uvolnilo 8 % Mn
(z celkového mnozstvi pridaného AMO) a Vv roztoku Cd se uvolnilo 7 %. Pti pH 7 se
v pozad'ovém elektrolytu uvolnilo 1,6 % Mn (z celkového mnozstvi ptidaného

AMO) a v roztoku Cd se uvolnilo 1,2 %. V pozadovém roztoku se tedy uvolnilo
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vys$$i mnozstvi Mn nez v roztoku Cd, avsak hodnoty byly téméf srovnatelné. Na obr.
¢. 11 je zobrazeno uvolnéné mnozstvi Mn z AMO-S, kdy se jeho nejvétsi mnozstvi
(kolem 18 mg/1) uvolnilo p¥i pH 2 (v elektrolytu 10* M se uvolnilo mens$i mnoZstvi
nez velektrolytu 102 M). K nejvétsim rozdilim uvolnéného mnozstvi Mn
V jednotlivych elektrolytech doglo pii pH 3 a 4. Zatimco v elektrolytu 10 M se pti
pH 3 uvolnilo 8 mg/l Mn a pti pH 4 se uvolnilo 1,5 mg/l Mn, tak v elektrolytu 10° M
se pii pH 3 uvolnilo 5 mg/l Mn a pii pH 4 se uvolnilo 0,6 mg/l Mn. Pii pH 5 se
v obou elektrolytech uvolnovalo zanedbatelné mnozstvi Mn, a to az po pH 8.
Porovnano také bylo uvolnéné mnozstvi Mn v pozad'ovém elektrolytu 10 M NaNOs
S uvolnénym mnozstvim Mn v roztoku Cd o stejné koncentraci elektrolytu. Pti pH 5
se v pozad'ovém elektrolytu uvolnilo 0,06 mg/l Mn a v roztoku Cd se uvolnilo 0,16
mg/l Mn. Pti pH 7 se v pozadovém elektrolytu uvolnilo 0,01 mg/l Mn a v roztoku
Cd se uvolnilo 0,02 mg/l Mn. Pfi pH 5 bylo tedy uvolnéné mnozstvi Mn
v pozadovém elektrolytu niz$i nez v pfipad¢ roztoku Cd, avSak dosahovalo velmi
malych hodnot (stejné jako u Zn). Pti pH 7 vSak bylo uvolnéné mnozstvi Mn témér
stejné a celkové zanedbatelné. Na obr. €. 12 je znazornéné uvolnéné mnozstvi Mn
z AMO-M, které¢ mélo v jednotlivych elektrolytech pfi jednotlivych hodnotach pH
podobné hodnoty. Uvolnovani zacalo pti pH 3 (86 mg/l Mn) a postupné se snizovalo
se zvySujicimi se hodnotami pH aZ po pH 8, kdy se uvolnilo jen nepatrné mnoZstvi
Mn. V piipadé stability AMO-M bylo rovnéz porovnano uvolnéné mnozstvi Mn v
pozadovém elektrolytu 101 M NaNOs s uvolnénym mnozstvim Mn v roztoku Cd o
stejné koncentraci, které se pii pH 5 v pozadovém elektrolytu ukézalo trochu nizsi
nez v roztoku Cd a pii pH 7 stejné. Pti pH 5 a 7 se v pozad'ovém elektrolytu uvolnilo
3,3 % Mn a 0,3 % zatimco v roztoku Cd se pii pH 5 a 7 uvolnilo 3,4 % Mn a 0,3 %
z celkového pridaného AMO.
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Obrazek 12: Mnozstvi uvolnéného Mn z AMO-M pti sorpci Cd

4.2.3 Modelovani precipitace

Analyza speciace Zn a Cd a modelovani precipitace pevné faze probchlo
pomoci programu Visual MINTEQ 3.1. Vysledky analyzy speciace Zn a Cd o
koncentraci (10 M) pro jednotlivé hodnoty pH (7-8 pro Zn; 6-8 pro Cd) a iontové
sily (10 M, 102 M, 102 M) jsou zobrazeny Vv tab. ¢. 1-5. Analyza byla provedena
pro vSechny hodnoty pH, ale uvedeny jsou pouze hodnoty pH 7 a 8 pro Zn a 6 az 8
pro Cd, aby bylo patrné, kdy pfesné zac¢ina dochazet ke srazeni. Z tohoto diivodu zde
nejsou uvedeny nizsi hodnoty pH, pfi kterych ke srazeni nedochazi. Postupné byl
vypocitan saturacni index (SI) pro jednotlivé mineraly, ktery vySel bud’ v zapornych
(v tab. ¢. 1-5 vyzna¢eno modrou barvou; SI < 0, jedna se o nenasyceny roztok a
mineral se bude v roztoku rozpoustét; viz kapitola 4.1.3 Adsorpéni experimenty; C.
Visual MINTEQ) nebo kladnych hodnotach (v tab. ¢. 1-5 vyznafeno cCervenou
barvou; SI > 0, jedna se o presyceny roztok a dany mineral se vysrazi; viz kapitola
4.1.3 Adsorpcni experimenty; ¢. Visual MINTEQ). Diky ziskanym hodnotam bylo

mozné zhodnotit pfipadnou precipitaci pevné faze za danych podminek experimentu.
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V ptipad¢ Zn pii pH 7 je dle zdpornych hodnot SI patrné, Ze nedochazelo ke srazeni
tzn. nedochazelo k nasyceni roztokd a pfipadné vzniklé mineraly by se ihned
rozpoustély (tab. ¢. 1). Pifi pH 8 dochazelo k vysrazeni mineralti (hydrozinkit,
smitsonit, zinkit) v ptipadé vsech koncentraci elektrolytu NaNO3 (10! M, 102 M, 10°
3 M) (tab. ¢&. 2). Vétsina moznych mineralii se vysrazela v ptipadé pH 8 v elektrolytu
(10 M), kde prevladalo presyceni roztoku. V pifipadé Cd (10 M) pii pH 6 je dle
zapornych hodnot SI patrné, stejn¢ jako v piipadé Zn pii pH 7, Ze nedochazelo ke
srazeni (tab. €. 3). Pfi pH 7 je dle vyskytu kladnych hodnot SI patrné, Ze na rozdil od
Zn dochazelo jiz pfii této hodnoté pH ke srazeni mineralu (otavitu) v elektrolytu
NaNO; o koncentraci 102 M a 102 M (tab. ¢&. 4). Otavit byl vysrazen také pii pH 8 ve
v§ech elektrolytech (10 M, 102 M, 10° M) (tab. ¢. 5).

0,0001 M (Zn) 0,1 Melektrolyt 0,01 M elektrolyt 0,001 M elektrolyt
pH Mineral Sl Mineral Sl Mineral Sl
Hydrozinkit -4,205 |Hydrozinkit -2,796 |Hydrozinkit -2,182
Natron -8,504 |Natron -10,352 |Natron -12,29
Smitsonit -1,142 |Smitsonit -0,861 |Smitsonit -0,738
Termonatrit -10,438 |Termonatrit -12,298 |Termonatrit -14,238
Zinkit -1,702 |Zinkit -1,421 |Zinkit -1,299
Zn(NOs),:6H,0(s) | -10,024 |Zn(NO,),:6H,0(s) | -11,599 |Zn(NOs),:6H,0(s) | -13,415
2 Zn(OH), (am) -2,948 |Zn(OH), (am) -2,666 |Zn(OH), (am) -2,543
Zn(OH), (beta) -2,228 |Zn(OH), (beta) -1,946 |Zn(OH), (beta) -1,823
Zn(OH), (delta) -2,318 |Zn(OH), (delta) -2,036 |Zn(OH), (delta) -1,913
Zn(OH), (epsilon) -2,008 |Zn(OH), (epsilon)| -1,726 |Zn(OH), (epsilon) | -1,603
Zn(OH), (gamma) -2,208 |Zn(OH), (gamma)| -1,926 |Zn(OH),(gamma) [ -1,803
ZnCO4(s) -1,242 |ZnCO4(s) -0,961 |ZnCOs4(s) -0,838
ZnCO5:1H,0(s) -1,783 [znC0;:1H,0(s) 1,501 [znC05:1H,0(s) -1,378

Tabulka 1: Saturaéni indexy mineralii pfi koncentraci Zn 10 M, riizné iontové sile a pH 7
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0,0001 M (Zn) 0,1 Melektrolyt 0,01 M elektrolyt 0,001 M elektrolyt

pH Mineral Sl Mineral Sl Mineral Sl
Hydrozinkit 5,514 |Hydrozinkit 6,709 [Hydrozinkit 7,193
Natron -6,504 |Natron -8,352 |Natron -10,29
Smitsonit 0,802 |[Smitsonit 1,04 |Smitsonit 1,137
Termonatrit -8,438 |Termonatrit -10,299 |Termonatrit -12,238
Zinkit 0,241 |Zinkit 0,479 |Zinkit 0,576
Zn(NO;),:6H,0(s) -10,08 |Zn(NO;),:6H,0(s)| -11,698 |Zn(NO,),:6H,0(s) | -13,54

8 Zn(OH), (am) -1,004 |Zn(OH), (am) -0,765 |Zn(OH), (am) -0,668
Zn(OH), (beta) -0,284 |Zn(OH), (beta) -0,045 |Zn(OH), (beta) 0,052
Zn(OH), (delta) -0,374 |Zn(OH), (delta) -0,135 |Zn(OH), (delta) -0,038
Zn(OH), (epsilon) -0,064 |Zn(OH), (epsilon)| 0,175 |Zn(OH), (epsilon) 0,272
Zn(OH), (gamma) -0,264 |Zn(OH), (gamma)| -0,025 |Zn(OH), (gamma) 0,072
ZnCO4(s) 0,702 |ZnCO4(s) 0,94 |ZnCO4(s) 1,037
ZnCO;:1H,0(s) 0,161 |ZnCO5:1H,0(s) 0,4 |ZnCO;:1H,0(s) 0,497

Tabulka 2: Saturaéni indexy mineral@ pti koncentraci Zn 10"* M, rtizné iontové sile a pH 8

0,0001 M (Cd) 0,1 Melektrolyt 0,01 M elektrolyt 0,001 M elektrolyt
pH Mineral Sl Mineral Sl Mineral N|
Cd(OH),(s) -6,125 |Cd(OH),(s) -5,833 |Cd(OH),(s) -5,825
6 Natron -10,504 |Natron -12,352 |Natron -14,35
Otavit -2,039 |Otavit -1,748 |Otavit -1,74
Termonatrit -12,438 |Termonatrit -14,298 |Termonatrit -16,297

Tabulka 3: Saturaéni indexy minerald pti koncentraci Cd 10 M, rizné iontové sile a pH 6

0,0001 M (Cd) 0,1 Melektrolyt 0,01 M elektrolyt 0,001 M elektrolyt
pH Mineral N| Mineral Sl Mineral Sl
Cd(OH),(s) -4,126 |Cd(OH),(s) -3,834 |Cd(OH),(s) -3,708
7 Natron -8,504 |Natron -10,352 |Natron -12,29
Otavit -0,04 |[Otavit 0,251 |Otavit 0,376
Termonatrit -10,438 |Termonatrit -12,298 |Termonatrit -14,238

Tabulka 4: Saturaéni indexy mineralt pii koncentraci Cd 10 M, rtizné iontové sile a pH 7

0,0001 M (Cd) 0,1 Melektrolyt 0,01 M elektrolyt 0,001 M elektrolyt
pH Mineral Sl Mineral Sl Mineral Sl
Cd(OH),(s) -2,139 |Cd(OH),(s) -1,858 |Cd(OH),(s) -1,74
3 Natron -6,504 |Natron -8,352 |Natron -10,29
Otavit 1,947 |Otavit 2,227 |Otavit 2,345
Termonatrit -8,438 |Termonatrit -10,299 |Termonatrit -12,238

Tabulka 5: Saturaéni indexy mineral@i pti koncentraci Cd 10 M, riizné iontové sile a pH 8

424 XRD

Na obr. ¢. 13-15 lze vidét difraktogramy AMO-G (obr. ¢. 13), AMO-S (obr.
¢. 14) a AMO-M (obr. €. 15) pied sorpci, po tfepani v pozad'ovém elektrolytu pti pH
5a 7 apo sorpci Zn a Cd pii pH 5 a 7. Krystalické faze jsou na difraktogramu
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zobrazeny ostrymi piky (s patrnym maximem) a amorfni faze je zobrazena Sirokymi
piky, coz je dano mirou uspofadani dané faze. Vysledky analyzy ukézaly ptrevazné
amorfni charakter ptivodniho AMO-G, AMO-S a AMO-M, pii¢emz je ale patrné, ze
bylo u téchto puvodnich vzorkt pfesto pifitomno nékolik ostrych pikd, a to pfi
hodnotach 26 kolem 24°, 32°, 38°, 42°, 45° a 52°. Jak jiz bylo zminéno, samotny
AMO je cisté amorfniho charakteru, tudiz byla tato faze na zaklad¢é polohy pikd
pfifazena jinému materidlu obsahujicimu Mn, a to rhodochrozitu, ktery je
krystalického charakteru. Na rozdil od vysledkl obsazenych ve studii Oufednicek a
kol. (2019) se u materialt pted adsorpci rhodochrozit vyskytuje vice (obr. ¢. 13, 14,
15; difraktogram s oznacenim 1), coz bylo pravdépodobné zptuisobeno pomalej$im
pfidivanim KMnO4 do roztoku cukru béhem syntézy. Jak je zobrazeno na
difraktogramech po adsorpci Zn a Cd (obr. ¢. 13, 14, 15; difraktogramy s oznacenim
(4-7), vyrazn€j$i zmény ve struktufe nejsou patrné, stejné jako neni patrny vznik
novych fazi. V roztoku Cd pii pH 7, kde je dle modelovani v MINTEQ mozny vznik
pevné faze, muze dochazet ke tvorbé novych fazi ve velmi malém mnozstvi (o velmi
malych rozmérech), které ale neni mozné pomoci XRD detekovat. Na obr. €. 13 jsou
znazornény difraktogramy AMO-G, kde je patrné, Ze u materialu po tiepani
Vv elektrolytu pii pH 5 (obr. ¢. 13; difraktogram s oznacenim 2) a po sorpci Zn pii pH
5 (obr. ¢. 13; difraktogram s oznacenim 4) doslo k redukci piku odpovidajiciho
rhodochrozitu, coz mize souviset i s vysokym uvoliiovanim Mn pfi této hodnoté pH.
Minimélni zmény jsou pozorovany po tiepani v pozadovém elektrolytu pii pH 7
(obr. ¢. 13; difraktogram s ozna¢enim 3) a po sorpci Cd pii pH 7 (obr. ¢. 13;
difraktogram s ozna¢enim 7). Na obr. ¢. 14 jsou znazornény difraktogramy AMO-S,
kde je patrné, ze nedoslo k Zadnym zménam a vSechny vzorky jsou srovnatelné a bez
vzniku novych fazi. Vysledky ze vzorki AMO-M (obr. €. 15) jsou obdobné jako pfi
identifikaci AMO-G. V tomto piipadé je vsak patrné, ze difraktogram pii pH 5 (obr.
¢. 15; difraktogram s oznacenim 2, 4, 6) poskytuje srovnatelné vysledky, kdy prvni
pik a nasledné€ zadni pik odpovidajici rhodochrozitu zmizely. Nejvyraznéjsi druhy
pik je vSak stale patrny a o stejné intenzit€ pro vSechny vzorky pii pH 5 (obr. ¢. 15;

difraktogram s oznac¢enim 2, 4, 6).
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|100 R = rhodochrozit
M = oxid Mn
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Obrazek 13: Identifikace AMO-G pomoci XRD (1 = AMO-G pied sorpci; 2 = AMO-G v pozad’'ovém

el. pti pH 5; 3 = AMO-G v pozad'ovém el. pti pH 7; 4 = AMO-G po sorpci Zn pii pH 5; 5 = AMO-G
po sorpci Zn pii pH 7; 6 = AMO-G po sorpci Cd pii pH 5; 7 = AMO-G po sorpci Cd pti pH 7)
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Obrazek 14: Identifikace AMO-S pomoci XRD (1 = AMO-S pted sorpci; 2 = AMO-S v pozad'ovém
el. pfi pH 5; 3 = AMO-S v pozadovém el. pii pH 7; 4 = AMO-S po sorpci Zn pii pH 5; 5 = AMO-S
po sorpci Zn pii pH 7; 6 = AMO-S po sorpci Cd pii pH 5; 7 = AMO-S po sorpci Cd pii pH 7)
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|100 R = rhodochrozit
M = oxid Mn

Intenzita (a.u.)

20

Obrazek 15: ldentifikace AMO-M pomoci XRD (1 = AMO-M pted sorpci; 2 = AMO-M v
pozadovém el. pii pH 5; 3 = AMO-M v pozad’'ovém el. pti pH 7; 4 = AMO-M po sorpci Zn pii pH 5;
5 = AMO-M po sorpci Zn pii pH 7; 6 = AMO-M po sorpci Cd pii pH 5; 7 = AMO-M po sorpci Cd pfi
pH7)

4.3 Diskuse

Jak jiz bylo zminéno V reSerSni Casti diplomové prace, adsorpci iontd
jsou hodnoty pH, koncentrace kovu a iontova sila. Obecné plati, ze je adsorpce
rizikovych kovi, které se vyskytuji ve form¢ kationtll, pfi nizkém pH mala. Pti
sttednich hodnotach pH se v relativné malém rozmezi hodnot adsorbované mnozstvi
rizikového kovu zvySuje ztéméf nulové hodnoty az ke 100 %. Pfi vysokych
hodnotach pH jsou pak ionty rizikového kovu zcela odstranény (Bradl 2004).
Uvedeny prubéh adsorpce byl pozorovan i v experimentalni Casti této diplomové
prace, kdy tuto zavislost adsorbovaného mnozstvi rizikového kovu na hodnoté pH
vyjadiovaly adsorpéni hrany Zn a Cd s vyuzitim amorfnich oxidd Mn pfipravenych
z ruznych vstupnich surovin, a to glukozy (AMO-G), sacharézy (AMO-S) a melasy

(AMO-M) v roztocich o rizné iontové sile.
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Z vysledkl je patrné, ze sorpce Zn na AMO-G, AMO-S a AMO-M probihala
rozdilné. V piipadé AMO-S zacala probihat sorpce ve vsech elektrolytech jiz pii pH
2, v ptipad¢ AMO-G pfti pH 3, zatimco v piipadé¢ AMO-M se Zn zacal sorbovat az
pii hodnoté pH 4. Adsorpcni hrany sorpce Zn na AMO-S jsou strmé, a k témet 100
% sorbovaného mnozstvi doSlo jiz mezi hodnotami pH 5 a 6. Adsorp¢éni hrany
AMO-G jsou rovnéz strmé, avSak K vyznamnému zvySeni sorbovaného mnozstvi
doslo az mezi hodnotami pH 5 a pH 6 a témér plné saturace bylo dosazeno pti pH 8.
Je tedy patrné, ze AMO-S vykazovalo vyssi efektivitu jiz pfi nizSich hodnotach pH.
Sorbované mnozstvi Zn na AMO-M se zvySovalo mirné€ a postupné. Z vysledku je
patrné, ze adsorp¢ni hrany nejsou v porovnani s AMO-S a AMO-G tak strmé, coz
ukazuje na mensi afinitu tohoto materialu vaci Zn. Téméf plné saturace bylo
dosazeno az pii pH 8, stejné jako v piipadé AMO-G. V ptipad¢ sorpce Zn ha AMO-S
a AMO-M byl patrny jen maly vliv iontové sily, a to ptevazné v rozmezi pH 4-5, kdy
se ve slabsich elektrolytech sorbovalo pii téchto hodnotach pH vys$si mnozstvi Zn
neZ v silnéj8im elektrolytu. Sorpce na AMO-G probihala ve vSech elektrolytech jen
s nepatrnymi rozdily, coz dokazuje zanedbatelny vliv iontové sily. Z vysledkl sorpce
Cd na AMO-G, AMO-S a AMO-M je patrné, ze rovnéZ probihala rozdilné s ohledem
na dany typ materialu, avSak zacatek pro jednotlivé materialy byl totozny, jako
Vv ptipadé sorpce Zn (pH 2 pro AMO-S, pH 3 pro AMO-G a pH 4 pro AMO-M).
Adsorbované mmnozstvi Zn a Cd se vSak pfi jednotlivych hodnotach pH lisi.
V piipadé sorpce Cd se pii pH 2 na AMO-S sorbovalo vyznamné vyssi mnozstvi Cd
ve srovnani se Zn. Podobny trend byl pozorovan i u AMO-G a AMO-M pii pH 3.
Stejné jako u sorpce Zn dosahlo Vv piipadé AMO-S sorbované mnozstvi Cd téméf
kompletni saturace pii niz§ich hodnotach pH, tj. kolem pH 5, ve srovnani se zbylymi
pevnymi materialy. Adsorp¢ni hrany AMO-G jsou, stejné jako v ptipadé sorpce Zn,
pomérné strmé. Téméf kompletni saturace bylo dosazeno mezi hodnotami pH 7 a 8.
K velkému zvySeni sorbovaného mnozstvi v§ak nedoSlo mezi hodnotami pH 5 a pH
6 stejné jako u Zn, ale jiz mezi hodnotami pH 3 a pH 5. Adsorp¢ni hrany AMO-M
jsou az na pocatek sorpce podobné jako v piipadé AMO-G a jsou strméj$i nez
adsorp¢ni hrany sorpce Zn na AMO-M. K saturaci povrchu doslo mezi hodnotami
pH 7 a 8, stejné jako v pripadé sorpce Cd na AMO-G, coz se od sorpce Zn nepatrné

lisi. U vSech materiala byla tedy pozorovana vyssi afinita vii¢i Cd ve srovnani se Zn,
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coz bylo pozorovano i ve studiich Della Puppa a kol. (2013) a Oufednicek a kol.
(2019).

Jak jiz bylo rovnéz zminéno, vliv iontové sily hraje vyznamnou roli pfi
identifikaci preferen¢nich mechanismu sorpce, tj. fyzikalni (slabsi vazby; patrny vliv
iontové sily) nebo chemickd (pevnéjsi vazby; zanedbatelny vliv iontové sily).
S ohledem na preferencni typ vazebného uspotfadani Ize zhodnotit, jak siln€ se bude
kontaminant vazat, tj. zda hrozi riziko jeho uvolnéni v piipadé aplikace materiald
jako remediacnich c¢inidel. Vliv iontové sily byl u studovanych materialii pozorovan
pfevazné v rozmezi pH 4-5 (krom¢ adsorpce Zn na AMO-G), kdy se obecné
sorbovalo vy$§i mnozstvi kovu ve slabsim elektrolytu nez v elektrolytu silngjsim.
Odliseni jednotlivych mechanismi jako je chemicka a fyzikalni adsorpce popisuje jiz
napt. studie Strawn a Sparks (1999), kde autofi uvadi, Ze Ize podle vlivu iontové sily
ur¢it povahu adsorpce iontll na minerdly. Fyzikalni adsorpce je fizena povrchovym
nabojem na minerdlu, neni vSak zavisla na adsorbovaném kovovém iontu a vytvareji
se pii ni mén¢ stabilni komplexy, jak uvedl i Bradl (2004). Strawn a Sparks (1999)
také uvedli, ze pfi chemické adsorpci naopak vznika silna chemicka vazba mezi
kovovym iontem a minerdlem S proménnym nabojem (napt. dle hodnoty pH) a jak
uvedl i Bradl (2004), vytvareji se tak stabilni komplexy ve vnitini sféfe. Na zakladé
ziskanych vysledki v radmci této diplomové prace Ize tvrdit, ze hlavnim
mechanismem byla chemické adsorpce, protoze vliv iontové sily byl pfi sorpci Zn a
Cd na AMO-G, AMO-S a AMO-M velmi maly. Zajimavosti je, ze byl tento vliv
pozorovan jen pii niz§ich hodnotach pH, kdy by vsak dle teorie mél byt povrch
preferenéné pozitivné nabit, tudiz by mél byt vliv fyzikalni adsorpce zanedbatelny
(Fiol a Villaescusa 2008). Adsorpce vlivem fyzikalnich sil pfi téchto hodnotach pH
Mn ze struktury materidlu (coZ bylo v rdmci experimentu pozorovano a bude jesté
dale diskutovéno). Mezi témito hodnotami vSak nebyla shledana piimé korelace,
jelikoz nejvyznamnéjsi sorpce pii nizkych hodnotach pH bylo dosazeno u AMO-S,
kde bylo naopak uvoliiovani Mn nejmensi. Vliv tedy mohou mit i dal$i strukturni
faktory jednotlivych materiali. Vliv fyzikalni adsorpce pfi niz§ich hodnotach pH byl

dfive pozorovan u oxidu, jilovych materiald ¢i zeolitil, coz miiZze Souviset s procesem
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kationtové vymeény, ktera spadd pod fyzikalni adsorpci (Charlet a kol. 1993;
Hudcova a kol. 2021).

Sorpce Zn a Cd na AMO byla porovnana s dalsimi studiemi, které se zabyvaly
podobnou problematikou. Ve studii Della Puppa a kol. (2013) byly znazornény
adsorp¢ni hrany vyjadiujici sorpci Zn, Cd, Cu a Pb na oxidy manganu (pavodni
AMO syntetizovany z glukozy a birnesit) v zavislosti na pH (4-8). Adsorp¢ni hrany
vV uvedené literatufe naznacuji, Zze pii sorpci kovl na birnesit byl vliv pH témér
zanedbatelny. Pfi sorpci na AMO se vSak vliv pH pro jednotlivé kovy lisil. Zatimco
Pb se sorbovalo obdobn¢ v celém studovaném rozsahu pH (tj. 4-8), sorbované
mnozstvi Zn, Cd a Cu se zvySovalo se zvySujicimi se hodnotami pH. V porovnani
s birnesitem jsou tedy sorp¢ni vlastnosti AMO vice zavislé na hodnotach pH. Sorpce
Zn a Cd vSsak, na rozdil od vysledki této diplomové prace, nebyla pfili§ odlisna. Ve
studii Oufednicek a kol. (2019) byla znédzornéna sorpce Zn a Cd na AMO-G, AMO-S
a AMO-M, syntetizovanych podobnym postupem jako v této diplomové praci, a to
pii pH 5. V této studii byla rovnéz pozorovana vyssi efektivita vii¢i Cd ve srovnani
se Zn. Vysledky sorbovaného mnozstvi Zn a Cd na AMO-G a AMO-M byly
obdobné s vysledky experimentu této diplomové préce, zatimco sorbované mnozstvi
na AMO-S bylo ve vysledcich zminéné studie vyrazné niZsi. Rozdilné vysledky pro
AMO-S mohou byt zpisobeny lehce modifikovanou syntézou, pii které dochazelo,
na rozdil od studie Outednicek a kol. (2019), ke vzniku rhodochrozitu (jak bylo 1
uvedeno u XRD analyz).

Stabilita material hraje rovnéZ dulezitou roli pfi zhodnoceni materidlti jako
vhodnych potencialnich remedia¢nich ¢inidel. Stabilita AMO-G, AMO-S a AMO-M
byla stanovena pomoci hodnot uvolnéného Mn pii rozdilnych hodnotich pH a
koncentracich elektrolytu. Jak tvrdi Ettler a kol. (2015), stabilita AMO, pfipraven¢ho
z glukozy dle studie Ching a kol. (1995), je siln¢ zavisla na hodnotach pH, pficemz
také tvrdi, z2 ma AMO tendenci Céastecné se rozpousStét ve vodném prostiedi.
Uvolnéné mnozstvi Mn v rdmci experimentu diplomové prace klesalo se zvySujicimi
se hodnotami pH, coz vykazovalo stejnou kiivku uvolfovani ve tvaru L, jako
v piipadé studie Ettler a kol. (2015), kde studovali uvolnovani Mn pfi stejnych

hodnotach pH 3-8 ve vodném prostiedi. Z vysledki experimentu této diplomové

69



prace je patrné, ze se nejveétsi mnozstvi Mn uvoliovalo z AMO-G, a to jak v roztoku
Zn (cca 20 % z celkového ptidaného AMO pii pH 3), tak v roztoku Cd (cca 13 %
z celkového ptidaného AMO pii pH 3). V obou roztocich se Mn pfestalo uvoliovat
az pii pH 8. Niz8i uvolnéné mnozstvi Mn bylo pozorovano u AMO-M. Naopak jako
nestabilngjsi material se jevil AMO-S, kdy se uvolnovalo pii pH 2 témét 10x méné
Mn nez v ptipadé AMO-G pii pH 3. Velky rozdil v porovnéni s ostatnimi pevnymi
materialy vSak nastava pii pH 5, kdy se jiz Mn z AMO-S téméf neuvolnuje. Pokud
srovname uvolnéné mnozstvi Mn v roztoku se Zn/Cd a pouze v pozadovém
elektrolytu, tak je patrné, Ze uvolnéné mnozstvi Mn z pozad’ového elektrolytu bylo
pti pH 5 vzdy nizsi nebo stejné ve srovnani s uvolnénym mnozstvim Mn v roztoku
Zn/Cd. Naopak pii pH 7 byly hodnoty uvolnéného Mn v roztoku obsahujici Zn/Cd a
v pozadovém elektrolytu viceméné srovnatelné ve vSech ptipadech. Z vysledku je
tedy patrné ze AMO-S je stabilnéjsi nez AMO-G nebo AMO-M, piicemz AMO-G
patii mezi nejméné stabilni. Sorpéni materidly je tedy vhodné zkoumat nejen
z hlediska efektivity, ale i zhlediska stability, aby ptipadné¢ nedochazelo
k sekundarni kontaminaci tim, Ze se uvolni velké mnozstvi kovu ze struktury

pevného materidlu do roztoku (Oufednicek a kol. 2019).

Proces adsorpce mize byt také ovlivnén mechanismem precipitace, kdy se
mohou kovy srazet ve form¢ uhli¢itanti, hydroxidu aj., a to predev§im pii vysSich
hodnotach pH. Precipitace vSak neni obecné dominantnim mechanismem zadrzovani
zinku v pudach vzhledem k pomémé vysoké rozpustnosti jeho slou¢enin (McLean a
Bledsoe 1992). Jak uvedli Bolan a kol. (2003b), precipitace vsak mize byt hlavnim
mechanismem k imobilizaci kadmia. Vyznamny vliv na cely proces ma vSak opét
hodnota pH, kterd je velmi diillezitym parametrem ovliviiujici srazeni. Obecné plati,
ze k maximalni retenci kationovych kovli dochazi pii pH > 7 (Evanko a Dzombak
1997; Raclavska 1998). Jak dale uvadi McLean a Bledsoe (1992), zinek a kadmium
se nesrazi pii pH niz§im nez 7, coz byl i divod, pro¢ byla v ramci experimentu této
diplomové prace provedena analyza speciace Zn a Cd az od vysSich hodnot pH. Aby
bylo mozné urcit nasyceni roztoku, tj. pfipadné vysrazeni mineralti, bylo nutné
vypocitat saturacni indexy (Doubra a kol. 2017). V pitipadé Zn se ve vsech

elektrolytech mohly pii vysSich hodnotaich pH vysrazet mineraly hydrozinkit,
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smitsonit a zinkit. Nejvice kladnych hodnot saturacnich indexii vsak bylo
pozorovano v nejslabsim elektrolytu. Jak uvedli Ejtemaei a kol. (2014), nékteré
mineraly zinku jsou vSak polorozpustné. Patii mezi né napf. smitsonit a je tedy
mozné, ze pokud by vznikal, tak se jeho ionty mohou nasledn¢ znovu uvolnit zpét do
roztoku. V pripad¢ Cd se ve slabsich elektrolytech mohl vysrazet otavit jiz pti pH 7,
avSak pti pH 8 se jiz mohl vysrazet ve vSech elektrolytech. Lze tedy tvrdit, ze
v piipadé vyssich hodnot pH (tj. 8 pro Zn a 7 pro Cd) mohl byt proces sorpce
ovlivnén i precipitaci, kdy se Zn a Cd mohly srazet ve formé hydroxida a uhli¢itand.
Moznost ovlivnéni sorpce Zn precipitaci, pfevazné pii vyssich koncentracich Zn a

hodnotach pH, byla napt. zminéna ve studii Hudcova a kol. (2018).

V neposledni fad¢ byly oxidy Mn (AMO-G, AMO-S a AMO-M) studovany
pomoci metody XRD, kdy byly zméfeny vybrané vzorky pted a po adsorpci. Cilem
bylo identifikovat krystalické a amorfni vlastnosti materidli a také pozorovat
pfipadny vznik novych fazi pomoci interpretace difrak¢nich linii. Vysledky
potvrdily, Ze charakter pivodniho AMO-G, AMO-S a AMO-M je pievazné amorfni.
Na rozdil od vysledkli obsazenych ve studii Oufednicek a kol. (2019) se u materialt
pted adsorpci vice vyskytuji 1 malé ostré piky, coz potvrzuje ptitomnost krystalické
formy, tj. rhodochrozitu. Jeho vznik byl pravdépodobné zptisoben pomalejsim
piidavanim KMnOs do roztoku cukru. Z difrakénich linii po adsorpci nejsou patrné
7zadné vyraznéjsi zmény ve struktufe oxidl manganu ani vznik novych fazi. Diky
analyze speciace Cd pti pH 7 pomoci satura¢nich indext vSak bylo zjisténo, ze mize
dochazet ke vzniku novych fazi. Je tedy mozné, Ze se vytvoii nové faze, ale v tak
malém rozsahu, ze nejsou patrné z XRD. Difrakéni linie AMO-S jsou velmi
podobné, lze tedy tvrdit, Ze jsou vSechny vzorky srovnatelné a beze zmén a vzniku
novych fazi. V ptipadé¢ AMO-G a AMO-M v8ak zmény nastaly. U AMO-G doslo po
trepani v elektrolytu a po sorpci Zn pii pH 5 kredukci piku odpovidajiciho
rhodochrozitu, stejné tak u AMO-M. Minimalni zmény jsou u AMO-G pozorovany
pii pH 7, kdy i z roztoku je patrné, Ze se pii tomto pH uvoliiuje mensi mnozstvi Mn.
Nejvétsi rozdily jsou tedy v pripadé AMO-G patrné pii pH 5 po sorpci Zn. Pii pH 5
po sorpci Cd tak vyrazné zmény nenastaly. Diky vysledkim ziskanych pfi

uvolnovani Mn z AMO-G pii hodnoté pH 5 je patrné, Ze se v roztoku Zn uvolnilo
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veétsi mnozstvi Mn (12 % z AMO-G) nez v roztoku Cd (7 % z AMO-G), coz mohlo
byt pfi¢inou zmén pii analyze XRD a mohlo to rovnéz ovlivnit celkovy pribéh
sorpce. Ve studii Oufednicek a kol. (2019) byly pomoci analyz pevné faze (XRD,
SEM/EDX) studovany pouze materially AMO-G a AMO-M, protoZze sorpce na
AMO-S vykazovala stejné tvary sorpénich izoterm jako v ptipadé dvou zminénych
materiall a byly tedy o¢ekavany podobné sorpéni mechanismy. Vzorky AMO-G po
sorpci Zn a Cd vykazovaly hladsi povrch ve srovnani s povrchem materialu pred
sorpci, ale nevyskytovaly se zde Zzadné srazeniny. Povrch AMO-M byl po sorpci Zn

drsngjsi nez povrch AMO-G, avsak rovnéz nedochéazelo k zadnému srazeni.
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5 Zavér

Z teoretické ¢asti této diplomové prace plyne, ze ke kontaminaci pidy a vody
muze dochéazet diky rizikovym (toxickym) prvkiim, mezi které patii kovy jako je
zinek a kadmium. Jejich hlavnim zdrojem jsou antropogenni procesy. S ohledem
na Sirokou distribuci téchto kovi byly vyvinuty nakladové efektivni a Setrné metody
remediace, mezi které patii napf. chemicka stabilizace, diky které dochazi pomoci
imobiliza¢nich ¢inidel (napf. oxidy manganu a zeleza) K zabranéni uvoliiovani kovii
do prostiedi. Jejich G¢innost a stabilitu je vSak pied realnou aplikaci nejdiive nutné
posoudit Vv jednoduchych systémech, jako je napf. vodny roztok. V experimentu
provedeného v ramci této diplomové prace byly mefeny adsorpéni hrany popisujici
adsorpci Zn a Cd na amorfni oxidy manganu piipravené z odliSnych vstupnich
surovin (glukdzy, sachardzy a melasy). Na zaklad¢ ziskanych vysledki bylo zjisténo,
ze se jako efektivngjsi a zaroven nejstabilnéj$i materidl jevi amorfni oxid manganu
pfipraveny ze sacharozy. Zaroven byl i zhodnocen vliv odlisnych sorpénich
mechanismu, kdy byla hlavnim adsorpénim mechanismem chemicka adsorpce, a to
hlavné pii niz8ich hodnotach pH, coz mohlo byt zplsobeno i uvolfiovanim Mn ze
struktury materidli a s tim souvisejici zmény naboje na povrchu. Obecné bylo
pozorovano mensi adsorbované mnoZstvi Zn ve srovnani s Cd, a to pfi sorpci na
vSechny pouzité materialy (AMO-G, AMO-S a AMO-M). Adsorp¢ni hrany tedy
ukazuji, Ze je AMO velmi citlivy na kolisani hodnot pH (napf. v porovnani
s birnesitem). Vysledky této diplomové prace poukazaly, ze vramci vybéru
vhodnych materidlli k procesu chemické stabilizace je nutné zkoumat potencialni
imobiliza¢ni ¢inidla nejen s ohledem na jejich efektivitu, ale i na jejich stabilitu, aby
nedochazelo k ptipadné sekundarni kontaminaci. Amorfni oxidy manganu se jevi
jako Uc¢inné sorbenty. Do budoucna by vSak mély byt provedeny experimenty
Vv realnych podminkéch, kdy by byla testovana u€innost a stabilita téchto materialli za

dynamickych podminek.
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