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Souhrn 

Jednou z nejsledovanějších charakteristik u potencionálně rizikových prvků (metaloidů) jako 

jsou arsen (As) a antimon (Sb) jsou bezpochyby jejich mobilita. Tento faktor hraje 

významnou roli nejen při vstupu As a Sb do životního prostředí, ale i jejich biologické 

dostupnosti.  

Při studiu mobility rizikových prvků v geomateriálech (půda, sedimenty) se běžně používají 

jednoduché extrakce slabou kyselinou nebo solí, jako např. 0,01 M CaCl2, 1 M NH4NO3, 

0,005 M kyselina diethytentriaminpentaoctová (DTPA), 0,1 M Na2HPO4, přpadně 

deionizovanou H2O. Tato činidla byla aplikována v předložené práci při sledování mobility 

As a Sb v modelových (2-složkových) směsích s obsahem syntetických Fe(III) a Mn(III/IV) 

oxidů, ferrihydritu, goethitu a birnessitu. 

Celkově bylo nejvyšší množství As mobilizováno roztokem 0,1 M Na2HPO4 a deionizovanou 

H2O (45 % a 46 % z celkového As). V případě Sb byla u všech modelových vzorků 

nejúčinnějším činidlem DTPA (až 35 % z celkového Sb). Vysoký sorpční potenciál pro As a 

Sb byl prokázán zejména u ferrihydritu a birnessitu. Síla vazby As a Sb pak byla nejslabší u 

birnessitu, ze kterého bylo vylouženo až 50 % As. Pomocí statistických analýz se nepodařilo 

potvrdit předpokládaný vztah mezi Fe a As.  

 

Klíčová slova: Arsen, antimon, Fe(III) a Mn(III/IV) oxidy, mobilita, extrakční metody 

 

  



Summary 

One of the most monitored characteristics of potential hazardous elements (metalloids) such 

as arsenic (As) and antimony (Sb) are undoubtedly their mobility. This factor plays an 

important role in As and Sb entry into environment, but also their bioavailability. 

In studying the mobility of hazardeous elements in the structure of materials (soil, sediment) 

are commonly used simple extraction of weak acid or salts, such as 0,01 M CaCl2, 1 M 

NH4NO3, 0,005 M diethylentriaminpentaacetic acid (DTPA), 0,1 M Na2HPO4, or deionized 

H2O. These reagents were applied in the present work to monitor the mobility of As and Sb in 

models (2 - components) containing synthetic Fe(III) and Mn(III/IV) oxides, ferrihydrite, 

goethite, birnessite. 

Overall, the highest amount of As was mobilized by a solution of 0,1 M Na2HPO4 and 

deionized H2O (45 % a 46 % of total As). In case of Sb was the most effective DTPA (up to 

35 % of total Sb) for all of model samples. High sorption potential for As and Sb was 

demonstrated especially in herrihydrite and bernessite. Bond strenght As and Sb was the 

weakest in birnessite from which was extracted up to 50 % As. Using statistical analyzes 

failed to confirm the expected relationship between Fe and As. 
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1. VĚDECKÁ HYPOTÉZA A CÍLE PRÁCE 

 

Diplomová práce se zakládá na hypotéze, že různá extrakční činidla pro stanovení 

potencionální mobility As a Sb v geochemickém systému mají různou účinnost. 

Cílem diplomové práce bylo zhodnotit a porovnat jednoduché extrakční postupy pro 

stanovení mobility a potencionální biodostupnosti As a Sb v modelovém geochemickém 

systému Fe- a Mn-(hydr)oxid/SiO2. 
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2. ÚVOD 

 

Arsen a antimon jsou potenciálně rizikové polokovy. Jedná se o prvky s relativně snadnou 

biologickou dostupností, jejichž vstupy do životního prostředí mohou znamenat zdravotní 

riziko pro živé organismy včetně člověka. Výskyt As a Sb v nekontaminovaném prostředí 

souvisí zpravidla s výskytem sulfidických rud (arsenopyrit (FeAsS), pyrit (FeS2), chalkopyrit 

(CuFeS2) atd.). Antropogenní As a Sb pak pochází zejména z důlní činnosti a primární 

metalurgie těchto rud a neméně také ze spalování fosilních paliv. Mobilitu a sorpci As a Sb 

v půdním prostředí zásadně ovlivňuje její fázové složení, především jílové minerály, Fe- a 

Mn- (hydr)oxidy a obsah a kvalita půdní organické hmoty. Znalost fyzikálně-chemických 

vlastností a geochemických charakteristik As a Sb má velký význam zejména pro možná 

remediační opatření k eliminaci vstupu těchto rizikových prvků do životního prostředí.  

Pro studium potencionální mobility As a Sb je využíváno řady extrakčních metod. Mezi 

nejčastěji aplikované lze zařadit extrakci destilovanou H2O, roztoky 0,01 M CaCl2, 1 M 

NH4NO3, 0,1 M Na2HPO4 a kyselinou diethylentriaminpentaoctovou (DTPA). 

 



 

3 

 

3. LITERÁRNÍ REŠERŠE 

3.1 ZÁKLADNÍ CHARAKTERISTIKY As A Sb 

3.1.1 Fyzikálně-chemické vlastnosti As a Sb 

Arsen (As) je polokovový prvek. Relativní atomová hmotnost As je 74,9, bod tání 817 °C. 

Arsen má pouze jeden stabilní izotop 
75

As. 

Arsen se vyskytuje ve čtyřech oxidačních stupních –III, III, V a 0 (Orloff et al., 2009), které 

v přírodním prostředí vytvářejí řadu anorganických sloučenin, zejména sulfidy, chloridy, 

oxidy, případně organické sloučeniny (Jomova et al., 2011). Ve vodním prostředí je výskyt 

forem As přímo závislý na oxidačně-redukčních podmínkách (Braman, 1975; Cullen et 

Reimer, 1989). Nejběžnější sloučeniny As a základní chemické procesy vyskytující se v 

přírodních systémech jsou zobrazeny na obrázku 1. 

 

Obrázek 1. Sloučeniny As vyskytující se v prostředí půda-atmosféra (Pongratz, 1998). 

 

 

 

Arsenate – arseničnany, Arsenite – arsenitany, Arsine – arsenovodík, MMAA – kyselina 

monomethylarsenitá, DMAA – kyselina dimethylarseničná, Monomethylarsine – methylarsin 

(MMA), Dimethylarsine – dimethylarsin (DMA) 
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Ve vodním prostředí je výstyt As(III) a As(V) závislý především na aerobních/anaerobních 

podmínkách. V oblastech termálních pramenů a ve vodách chudých na kyslík tvoří As(III) 

v závislosti na pH převážně komplexy typu H3AsO3, H2AsO3
-
, HAsO3

2-
 a AsO3

3-
, ve vodách 

s obsahem síry například na HAs3S6
2- 

(Foster, 2003). Mikrobiální činností pak může být 

As(III) methylací vázán do těkavých sloučenin jako například (CH)3AsH2, ((CH)3)2AsH a 

((CH)3)3As nebo do sloučenin obsahujících Cl a jako (CH)3AsCl2, ((CH)3)2AsCl (Planer-

Frierich et al., 2006). 

Arseničnany As(V) se vyskytují převážně v povrchových vodách bohatých na kyslík, kde 

H3AsO4, H2AsO4
-
 a HAsO4

2-
 jsou dominantními speciemi (Wilson et al., 2010). 

Stejně jako As je i antimon (Sb) polokovem. Díky stejné elektronové konfiguraci (s
2
p

3
) 

vykazuje i podobné fyzikálně-chemické vlastnosti (Wilson et al., 2010). Relativní atomová 

hmotnost Sb je 74, 9, teplota tání 630, 74 °C. Přirozeně se vyskytující izotopy Sb jsou 
121

Sb 

(57 %) a 
123

Sb (43 %) (Fillela et al., 2002a). 

Antimon se v přírodním prostředí vyskytuje ve čtyřech oxidačních stupních –III, III, V a 0. 

Existence Sb (-III) a Sb (V) je typická pro aerobní prostředí, zatímco Sb (III) je dominantní 

formou v anaerobním prostředí. Antimon je řazen mezi silně chalkofilní prvky (Hale, 1981), 

přirozeně však Sb vykazuje také vysokou afinitu k oxidům a hydroxidům (Wilson et al., 

2010).  

Antimoničnany Sb(V) se v aerobním mírně kyselém až zásaditém prostředí bez přítomnosti S 

vyskytují převážně ve formě Sb(OH6)
- 
a SbO3

-
. V silně kyselém prostředí je pak dominantní 

specií SbO2
+
 (Pitman at al., 1957). Sloučeniny Sb(V) jako Sb2O5 a antimoničné soli jsou 

zpravidla dobře rozpustné ve vodě (Tourkey et Mousa, 1948; Blandamer et al., 1974). 

Antimonitany Sb(III) naopak tvoří relativně málo rozpustné sloučeniny v širokém rozmezí 

pH. V neutrálním prostředí tvoří rozpuštěný Sb(III) (Sb(OH)3
0
) a kyselinu metaantimonitou 

(HSbO2). V běžném vodním prostředí se pak vyskytuje převážně jako Sb(OH)4 a v silně 

kyselém prostředí jako SbO
+
 nebo Sb(OH)2

+
 (Pitman at al., 1957). 

Sulfidy jako stibnit (Sb2S3), případně rozpustné formy jako SbS2
-
, SbS3

3-
 a Sb2S5

4- 
tvoří 

Sb(III) v anareobních podmínkách za přítomnosti S (Sharman et al., 2000). 

Organické sloučeniny tvoří Sb(III) převážně interakcí s -SH skupinou a -COOH funkčními 

skupinami (Filella et al., 2002a) a Sb(V) s alkoholy a fenoly s vyšším počtem hydroxylových 

skupin (Gate et Richardson, 1961). 
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3.1.2 Produkce a využití As a Sb 

Roční světová produkce As se odhaduje na 40 500 t (U. S. Geological Survey, 2009). Ten je 

nejčastěji využíván jako konzervační prostředek v dřevařském průmyslu (Peters et al., 1999), 

dále v metalurgii slitin a při výrobě skel (Léonard, 1991).  V minulosti byl As hojně využíván 

také ve fungicidních, herbicidních a insekticidních přípravcích (Walsh et Keeney, 1975). Dále 

se As uplatňoval v koželužnictví (Ströh - Neben, 1998) a při výrobě barviv (Azcue et Nriagu, 

1994). Až do objevu antibiotik byly sloučeniny As využívány k léčbě specifických 

onemocnění (Dissanayake et Chandrajith, 2009). 

Celková aktuální produkce Sb je odhadována na 140 000 tun za rok (Filella et al., 2002a). 

Filella et al. (2002a) poukazuje na široké uplatnění Sb při výrobě slitin. Antimon je také 

součástí elektronických zařízení a dále je významným aditivem v barvivech při výrobě 

keramiky a speciálních skel. Díky schopnosti zpomalovat hoření je Sb minoritně přidáván do 

papírových a textilních výrobků (Filella et al., 2002a). V medicíně je Sb součástí medikace při 

léčbě řady tropických onemocnění způsobených mikroby a parazity, zejména pak při léčbě 

leishmaniózy (Berman, 1988), což je parazitické onemocnění způsobené prvoky z rodu 

Leishmania. 

 

3.2 PŘIROZENÉ A ANTROPOGENNÍ ZDROJE As A Sb 

Odhaduje se, že ročně vstupuje do životního prostředí u ~ 150 000 t As z atmosféry 

v důsledku vulkanické činnosti, ~ 30 t As z oceánů a až 3500 t As ze spalování uhlí, dřeva a 

olejů (Matschullat, 2000).  

Přirozeně se As v životním prostředí vyskytuje zpravidla v nízkých koncentracích. Průměrná 

koncentrace As v zemské kůře je přibližně 1,5 mg.kg
-1

 (Vaughan, 2006). Vyvřeliny obsahující 

nejvyšší koncentrace As jsou sopečná skla (2,2 - 12,2 mg.kg
-1

), z metamorfovaných hornin 

jsou to pak fility (5 - 18 mg.kg
-1

). Nejvýznamněji je však As koncentrován v sedimentárních 

horninách (5 - 200 mg.kg
-1

) a v horninách s vysokým obsahem uhlíku a síry, kde jeho 

koncentrace mohou dosahovat až X0000 mg.kg
-1

. Hlavními sulfidickými minerály 

obsahujícími As jsou orpiment (As2S3), realgar (AsS), arsenopyrit (FeAsS), loellingit (FeAs2), 

cobaltit (CoAsS), tennantit (Cu12As4S13) a enargit (Cu3AsS4) (Yan-Chu, 1994; Matschullat, 
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2000; Callahan et al., 1979) V  půdním prostředí se pak As přirozeně vyskytuje nejčastěji 

v rozmezí 5 - 10 mg.kg
-1

 (Dissanayake et Chandrajith, 2009). 

Nejdůležitějším antropogenním zdrojem As je primární metalurgie Cu, Ni, Zn a Pb rud jako 

chalkopyrit (CuFeS2), nikelín (NiAs), sfalerit (ZnS) a galenit (PbS). Dalšími potenciálními 

vstupy As do životního prostředí jsou těžba, zpracování sulfidických rud a spalování fosilních 

paliv (Bissen et Frimmel, 2003). 

Antimon je v horninovém prostředí zpravidla asociován s fázemi typu stibnit (Sb2S3), 

valentinit (Sb2O3), pyrargyrit (Ag3SbS3), cervantit (Sb2O4), livingstonit (HgSb4S8), ullmanit 

(NiSbS) a wolfsbergit (CuSbS2) (Filella et al., 2002a). Zemská kůra obsahuje průměrně 

koncentrace ~ 0,2 mg Sb.kg
-1

 (Smith et Huyck, 1999) a v přirozeném půdním prostředí 

nezatíženém antropogenní činností je pak obvykle koncentrace Sb < 1 mg.kg
-1

 (Filella et al., 

2002a). 

Jedním z nejvýznamnějších zdrojů kontaminace je těžba a zpracování sulfidických rud 

bohatých na Sb (Wilson et al., 2010) a dále emise z automobilového průmyslu (Dietl et al., 

1996). Vysoké koncentrace Sb pocházejícího zejména z antropogenní činnosti byly 

zaznamenány také v okolí střelnic, kde se Sb do životního prostředí uvolňuje korozí a 

postupným rozpouštěním střeliva (Johnson et al., 2005) a v oblastech metalurgických 

podniků. Dále může být Sb lokálně mobilizován při aplikaci průmyslových hnojiv a pesticidů 

na bázi As a Pb, které mohou Sb minoritně obsahovat (Wagner et al., 2005). 

 

3.3 GEOCHEMICKÉ CHARAKTERISTIKY As A Sb V PŮDÁCH/SEDIMENTECH 

3.3.1 Sorpce As a Sb 

Adsorpce As na jílové minerály souvisí zejména s mechanismem ligandové výměny (-M-OH 

+ H2AsO4
-
 → -M-H2AsO4 + OH

-
) (Wilson et al., 2010). Rozsah adsorpce je pak přímo závislý 

na hodnotě pHZPC (pH nulového náboje), při které je počet protonizovaných a 

hydroxylovaných skupin na povrchu pevné fáze ekvivalentní a na oxidačním stavu 

sorbovaného prvku (Matera et Le Hecho, 2001; Wilson et al., 2010). Arseničnany As(V) 

asociované s kaolinitem a montmorillonitem vykazují v přirozeném prostředí minimální 

mobilitu kolem pH 4 – 6 (Mok et Wai, 1990), což odpovídá hodnotě pH, při které je As 

maximálně sorbován (Goldberg et Glaubig, 1988). Arsenitany As(III) jsou pak na tyto jílové 
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minerály adsorbovány v rozmezí pH 3 – 9 (Frost et Griffin, 1977). Rozdíly v sorpci As(III) a 

As(V) je možné vysvětlit odlišným nábojem (Wilson et al., 2010). Sorpce As na slídy jako 

biotit, muskovit a vermikulit (pH 2 – 7) je vysoce ovlivněna povrchovou vrstvou obsahující 

hydroxidy Al a oxidy Fe (Huang, 1975; Wilson et al., 2010). Silikátová částice se zrny As je 

zobrazena na obrázku 2. 

 

Obrázek 2. Mikroskopický snímek silikátové částice se sekndárními Fe(III) oxidy a 

částicemi bohatými As (Vaněk et al.,2008). 

 

 

Fe oxidy a hydroxidy jsou velice důležité fáze pro jejich schopnost významné retence As 

v půdě (Fritzsche et al., 2006; Krysiak et Karczewska, 2007). Stejně jako sorpce As na jílové 

minerály je i sorpce As na Fe-(hydr)oxidy nejvíce závislá na oxidačním stavu As a pH 

prostředí (Wilson et al., 2010). Sorpce As(V) na syntetický amorfní Fe(OH)3 je maximální 

kolem pH 7 a As(III) při pH 4 (Pierce et Moore, 1982). Bylo prokázáno, že sloučeniny As 

vykazují podobné sorpční parametry bez ohledu na typ Fe oxidů/hydroxidů (Dixit et Hering, 

2003). Adsorpční izotermy dále ukázaly při sorpci As na Fe oxidy více typů vazby 

(monodentátní, bidentátní) na povrch částic pomocí mononukleárních a binukleárních ligandů 

(Waychunas et al., 1993; Manceau, 1995; Ona-Nguema et al., 2005; Fendorf et al., 1997). 
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Znalosti o sorpci As na organické látky jsou dosud omezené. Thanabalasingman a Pickering 

(1986) však při komparativní studii sorpce As(III) a As(V) na humínové kyseliny poukázali 

na maximální efektivitu sorpce As při pH 5,5. 

Sorpce As(III) je v půdním prostředí výrazně ovlivněna Fe oxidů, do jejichž inertní povrchové 

vrstvy je již zmíněnými sorpčními mechanismy As vázán (Elkhatib et al., 1984). Obdobně i 

Wauchope (1975) poukazuje při studiu sorpce As v aluviálních půdách na korelaci obsahu As 

s Fe oxidy a jílovými minerály. Sorpce As na krystalické a amorfní formy Fe oxidů 

v aerobním půdním prostředí při optimálním pH se ukázala být až 100 % u As(III) i As(V) 

(Wilson et al., 2010). Při studiu australských půd s pH 5 - 7 byla prokázána vyšší schopnost 

sorpce u As(V) než u As(III). Se zvyšující se hodnotou pH pak prokazatelně vzrostla sorpce 

As(III), zatímco při okyselování narůstala sorpce As(V) a As(III) byl mobilnější (Smith et 

Huyck, 1999). 

Účinnost některých půdních složek na sorpci a imobilizaci As(V) testovali García-Sanchez et 

al. (2002). Výsledky ukázaly následující efektivitu sorpce As různými půdními aditivy 

syntetický Al(OH)3 > syntetický FeOOH > goethit > bentonit > sepiolit. Přírodní limonit a 

syntetické Fe a Al hydroxidy mají vyšší adsorpční kapacitu díky svému většímu specifickému 

povrchu a nižšímu stupni krystalinity, než vykazují krystalické FeOOH a Al(OH)3. Nejnižší 

adsorpční kapacita jílových minerálů (bentonit, sepiolit) pak může být vysvětlována nízkým 

počtem reaktivních povrchových skupin jako -OH a -OH2. 

Ačkoliv sorpce Sb na jílové minerály nebyla dosud široce studována, je prokázáno, že 

schopnost sorpce Sb na silikátové minerály s obsahem Al je přímo závislá na jeho původu. 

Například Sb pocházející z primárních minerálních zdrojů je snadněji sorbován na Al-

silikátové frakce, než antropogenní Sb (Gal et al., 2006). Ashlay et al. (2003) pak poukázali 

na maximální sorpci Sb na silikáty při pH 4. Velmi důležitým faktorem při studiu sorpce Sb 

na jílové minerály je i přítomnost Fe-, Mn- a Al- (hydro)oxidů (Wilson et al., 2010). 

Vliv oxidů a hydroxidů na sorpci Sb v půdách byl pozorován v mnoha studiích (Gleyzes et 

al., 2002; Chen et al., 2003; Butler et al., 2005; Manaka et al., 2006; Mitsunobu et al., 2006). 

Ve většině případů Sb pozitivně koreluje zejména s Fe oxidy (Gal et al., 2006, Deneys et al., 

2008), avšak Muller et al. (2002) pozorovali při studiu jezerních sedimentů preferenční sorpci 

Sb na oxidy Mn.  
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Nejsilnější sorpci vykazuje Sb(III) na hydratované oxidy, která klesá v tomto pořadí MnOOH 

> Al(OH)3 > FeOOH, přičemž se vzrůstajícím pH se snižuje schopnost Sb sorbovat. Při pH 6 

bylo až 80 % Sb fixováno všemi fázemi, zatímco maximální sorpce na Al a Fe oxidy byla 

zaznamenána při pH 7 – 8 (Tahanabalasingam et Pickering, 1990).  

Sb(V) vykazoval oproti Sb(III) mnohem silnější sorpci na Fe hydroxidy v závislosti na pH, s 

maximální sorpcí při pH 7 (Leuz et al., 2006b). Při studiu sorpce Sb(V) na amorfní Fe 

hydroxidy bylo zjištěno až 95 % Sb imobilizovaného v rozmezí hodnot pH 2,5 – 7 

s maximem při pH ~ 4 (Tighe et Lockwood, 2007; Ambe, 1987). Vazba Sb(V) na goethit se 

pak ukázala být efektivní v širokém rozmezí pH, avšak méně výrazná, než u As(V) (Leuz et 

al., 2006b). To může mít dopad na mobilitu a biologickou dostupnost Sb(V) v přírodních 

podmínkách se specifickým pH (Wilson et al., 2010). 

V souvislosti s organickou hmotou začal být Sb intenzivně studován v poslední dekádě 

(Ceriotti et Amarasiriwardena, 2009). Neutrální formy Sb(III) jako Sb(OH)3
0

 se v běžných 

přírodních podmínkách snadno váží na organické kyseliny, a to až 30 % z celkového Sb 

(Filella et al., 2002b; Buschmann et Sigg, 2004). Pilarski at al. (1995) uvádí pro Sb(III) pH 

sorpčního maxima kolem 4, avšak poukazují také na odlišné množství adsorbovaného Sb(III) 

pocházejícího z organických a anorganických sloučenin. Tyto rozdíly jsou přisuzovány 

specifickým mechanismům sorpce, jako je protonace organických kyselin či vazba na jiné 

komplexy, čímž je redukována afinita Sb(III) k povrchu samotných organických kyselin. 

Mechanismy sorpce Sb(III) na huminové látky s fenolovou, karboxylovou a hyroxyl-

karboxylovou skupinou jsou založeny na ligandové výměně mezi negativně nabitými Sb 

komplexy a karboxylovou skupinou (Tella et Pokrovski, 2009). Míra stability sorpce Sb(III) 

také může být zvýšena chelatačními procesy, vazbou s vodíkovými můstky nebo kationty 

kovů (Wilson et al., 2010)  

Steely et al. (2007) studovali sorpci Sb(V) na půdní organické kyseliny u kontaminovaných 

půd střelnic. Poukázali na vysoké obsahy pevně vázaných komplexů Sb(V) v půdních 

organických horizontech. Formy Sb(III) byly zjištěny pouze v minoritním množství, neboť 

většina Sb(III) byla organickými kyselinami oxidována na Sb(V) formy.  

Ze studia sorpce Sb v povrchových a podpovrchových horizontech amerických půd bylo 

zjištěno, že se zvyšujícím se obsahem jílových a prachových částic stoupalo i množství 

adsorbovaného Sb, zatímco vazba na amorfní či krystalické oxidy potvrzena nebyla. Relativní 
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sorpce Sb byla vyšší u půd minerálních než u půd bohatých na organickou hmotu (King, 

1988).  

3.3.2 (Ko)precipitace As a Sb 

Mobilita As a Sb v minerálních půdách je spojena zejména s procesy oxidace a rozpustnosti 

primárních minerálů bohatých na tyto polokovy (Ashley et Lottermoser, 1999). 

Například  mobilní As mobilizovaný při těžbě sulfidických rud precipituje za oxidačních 

podmínek a kyselého pH ve formě sekundárního minerálu scodoritu (FeAsO4.2H2O) (Vink, 

1996). Postupným rozpouštěním scodoritu je pak As uvolňován do okolního prostředí, kde 

následně koprecipituje s nově se vytvářejícími hydroxidy jako Fe(OH)3 (Zhu et Merkel, 

2001).  

 

Obrázek 3. Mikroskopický snímek Schafarzikitu (FeSb2O4) v měřítku 100 μm (Filella et 

al., 2009). 
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 Stejně tak Sb mobilizovaný postupným zvětráváním stibnitu (Sb2S3) se v půdním prostředí 

akumuluje především následkem koprecipitace s amorfními hydroxidy, jako je schafarkizit 

(FeSb2O4) zobrazený na obrázku 3 (Ashley at al., 2003; Filella et al., 2009) a v alkalických 

podmínkách s Ca ve fázích typu Ca(Sb(OH)6)2 (Johnson et al., 2005). 

 

3.4 PŮDNÍ/SEDIMENTÁRNÍ OXIDY  

3.4.1 Fe(III) oxidy 

Sekundární půdní Fe(III) oxidy vznikají oxidací Fe(II) za specifických reakčních teplot. 

Postupně pak tedy Fe(II) oxiduje na wustit (FeO), magnetit (Fe3O4) a konečným produktem je 

nejstabilnější oxid Fe(III) hematit (α-Fe2O3) (Yuan et al., 2012).  

Zpravidla však Fe oxidy vznikají zvětráváním primárních Fe sulfidů například podle níže 

uvedených rovnic (1) a (2) (Murad et Rojík, 2004). 

 

(1)   2 FeS2 + 7 O2 + 2 H2O → 2 FeSO4 + 2 H2SO4 

(2)   4 FeS2 + 15 O2 + 10 H2O → 4 FeOOH + 8 H2SO4 

 

Z rovnic vyplývá, že oxidace Fe(II) sulfidů vede k tvorbě Fe(II) síranů, které v závislosti na 

množství obsažené vody tvoří různé minerály jako melanterit, ferrohexahydrit, siderotil, 

rozenite a szomolnokit. Železo Fe(II) je v těchto minerálech vysoce stabilní v kyselém 

prostředí, avšak při delším působení atmosférického kyslíku je Fe(II) částečně nebo plně 

oxidován a tvoří Fe(III) sloučeniny. Následně jsou tyto sloučeniny hydrolyzovány na Fe(III) 

oxy-hydroxidy. Mezi nejčastější koncové produkty oxidačních procesů Fe(II) v oblastech 

postižených důlní činností jsou pak jarosit ((K,Na)Fe3(SO4)2(OH)6, schwertmannit 

(Fe8O8(OH)6SO4), goethit (α-FeOOH) a ferrihydrit (Fe5HO8.4H2O) (Murad et Rojík, 2004). 

Ferrihydrit často vzniká spolu s goethitem rychlou oxidací Fe(II) v prostředí s nestálým redox 

potenciálem. Vliv na výslednou formu Fe oxidu pak mají zejména v půdě obsažené humické 

látky, které způsobují majoritní srážení ferrihydritu. Hlavními inhibitory srážení goethitu jsou 

pak rozpuštěný SiO2 a fosfáty (Schwertman, 1993). Identifikace ferrihydritu (obrázek 4) je 

vysoce komplikovaná, neboť se v půdním prostředí vyskytuje zpravidla v podobě zrn o 
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velikosti ~ 10 nm. Vzhledem k velikosti částic a tudíž vysokému sorpčnímu povrchu 

adsorbuje ferrihydrit  zpravidla značné množství prvků jako As a Sb (Murad et Rojík, 2004). 

 

Obrázek 4 Mikroskopický snímek ferrihydritu (Loan et al., 2002) 

 

 

Experimentální studie na syntetických systémech ukázaly, že schwertmannit je postupně 

transformován na goethit (Bigham et al., 1996; Carlson et Schwertman, 2005). Gagliano at al. 

(2004) tyto závěry potvrdili i v mokřadních ekosystémech, kde byl goethit stabilní i 

v dlouhodobém časovém horizontu. Stejně tak byl goethit v přírodním prostředí konečnou 

fází při degradaci ferrihydritu specifickými vláknitými řasami (Singh at al., 1999). 

Dalším sekundárním minerálem vznikajícím oxidací Fe(II) je lepidocrocit (γ-FeOOH), který 

je méně běžným produktem např. v odpadních materiálech povrchových dolů. Lepidocrocit 

vzniká místo goethitu v prostředí s nízkým obsahem CO2 (Schwertmann, 1985) a jeho 

struktura se vytváří v závislosti na pH, přičemž lepší krystalinitu vykazuje, pokud je 

formován v alkalickém prostředí (Schwertmann et Fitzpatrick, 1977). 
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3.4.2 Mn(III/IV) oxidy 

Je známo více jak 30 Mn(III/IV) oxidů vyskytujících se v životním prostředí a vznikajících 

zejména na rozhraní litosféry a hydrosféry. To má za následek významné koncentrace 

Mn(III/IV) oxidů zejména v sedimentech moří a jezer. V půdním prostředí pak tyto oxidy 

ovlivňují řadu chemických procesů a jeho celkové chemické složení (Post, 1999). 

Mikroskopický snímek nespecifikovaného Mn oxidu je uveden na obrázku 5. 

Oxidy Mn(III/IV) zpravidla vznikají v aerobním prostředí oxidací Mn(II) mobilních forem 

podle následujících rovnic (3) a (4) (Martin, 2003).  

 

(3)   O2 + 4Mn
2+

 + 6H2O → 4MnOOH(s) + 8H
+
 

(4) 2H2O + Mn
2+

 → MnO2 + 4H
+ 

 

Nejběžnějšími přírozenými Mn oxidy jsou todorokit ((Ca, Na, K)x(Mn
+4

, Mn
+3

)6O12.3,5.H2O) 

(Post and Bish, 1988) a birnessit ((Na, Ca)Mn7O14.2,8.H2O) (Post et Veblen, 1990), který se 

v půdách a sedimentech vyskytuje v podobě velmi malých až nanometrických částic. 

Struktura byrnessitu je vrstevnatá. Jednotlivé vrstvy se stejně jako u většiny ostatních Mn 

oxidů skládají ze spojených oktaedrů MnO6 a jsou od sebe odděleny vrstvou molekul vody 

(McKenzie, 1989; Post, 1999; Kim et al., 2002). Birnessit má specifický povrchový náboj, 

redox potenciál a schopnost kationtové výměny, která při pH 8,3 může převyšovat i schopnost 

montmorillonitu sorbovat stopové kovy (Morgan et Stumm, 1965). Birnessit proto hraje 

významnou roli při kontrole chování různých stopových prvků ve vodním i půdním prostředí 

a díky efektivní kationtové sorpci může být využíván při remediaci půd (McKenzie, 1989; 

Post, 1999; Kim et al., 2002).  

Přírodní birnessit má stejně jako syntetický (δ-MnO2) nejčastěji hexagonální strukturu 

s různým počtem volných kationtových míst v krystalické struktuře, což vede k silné sorpční 

kapacitě pro těžké kovy (Appelo et Postma, 1999; Manceau et al., 2002). McKenzie (1980) 

uvádí sled sorpčních schopností pro jednotlivé stopové kovy Pb
2+ 

> Cu
2+ 

> Co
2+

 > Ni
2+ 

> 

Zn
2+

> Mn
2+ 

> Ca
2+ 

> Mg
2+

. Maximální sorpce kovů na birnessit pak závisí na počtu a 

rozložení volných míst ve struktuře krystalické mřížky a Mn oxidačním stavu (Gaillot et al., 

2007; Zhao et al., 2010). Jiné studie poukazují na přímý vliv birnessitu při oxidaci Se(IV) na 

Se(VI), Cr(III) na Cr(VI) a As(III) na As(V) (Huang, 1991; Manceau et Charlet, 1992; Scott 

et Morgan, 1996). 
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Dalšími běžně se vyskytujícími Mn(III/IV) oxidy jsou např. pyrolusit a ramsdellit (MnO2), 

nsutit (Mn(O,OH)2, bixbyit (Mn2O3), hausmannite (Mn3O4), manganosit (MnO), vernadit 

(MnO2.nH2O). Obecně platí, že thermodinamická stabilita Mn oxidů je primárně ovlivňována 

teplotou a oxidačním potenciálem kyslíku. S rostoucí teplotou a snižujícím se parciální tlakem 

kyslíku Mn(III) oxiduje ve sledu MnO2 → Mn2O3 → Mn3O4 → MnO (Byström, 1949; 

Zwicker et al., 1962; Chukhrow et al., 1978; Amankwah et Pickels, 2009). 

 

Obrázek 5 Silikátová částice s povlaky Mn(III/IV) oxidů (Vaněk et al., 2008) 

 

 

Za specifických podmínek vznikají oxidací Mn(II) Mn oxidy typu manganit (γ-MnOOH) 

(Dachs, 1963) a méně často groutit (α-MnOOH) (Glasser et Ingram, 1968) a feiknechtit (β-

MnOOH) (Bricker, 1965). Nejstabilnější formou je manganit, který má podobnou 

krystalickou strukturu jako pyrolusit. Magnetit se nejčastěji vyskytuje v hydrotermálních 

oblastech a v aerobním prostředí za vysokých teplot bývá často transformován na pyrolusit 

(Ddasgupta, 1965), se kterým také bývá běžně zaměňován (Post, 1999). 
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3.5 MOBILITA A BIOLOGICKÁ DOSTUPNOST As A Sb 

3.5.1 Mobilita As a Sb 

Mobilita As v půdním prostředí je přímo závislá na půdním typu, charakteru půdních částic, 

pH a redox potenciálu (Yan-Chu, 1994). Je prokázáno, že je As v půdě více imobilní, čím je 

vyšší redox potenciál prostředí (Mok et Wai, 1989). V kontaminovaných půdách byl imobilní 

As zjištěn v rozmezí hodnot redox potenciálu + 200 až + 500 mV a speciační analýza 

prokázala majoritní zastoupení As(V) forem. Při nízkém redox potenciálu (0 až -200 mV) byl 

dominantní mobilní As(III) (Masscheleyn et al., 1991). 

Mobilita As v půdách je ovlivňována zejména přítomností oxidů a hydroxidů Fe(III), 

Mn(III/IV) a Al(III), do jejichž struktury je As potencionálně absorbován.  

Dalšími důležitými faktory, ovlivňujícími mobilitu As jsou obsah organické hmoty 

v závislosti na pH. Mobilní As(V) formy byly pozorovány v kyselém prostředí humózních 

půd (Tye et al., 2002). V mírně kyselém prostředí je mobilita As limitována sorpcí na 

organické látky, pokud je však pH neutrální, je As(V) redukován na As(III), který půdním 

profilem snadno migruje spolu s organickými látkami (Shiralipour et al., 2002). Mobilita As 

je tedy přímo závislá na druhu a množství organických kyselin (Kumpiene et al., 2008). 

Jedním z možných vysvětlení je, že záporně nabité organické látky konkurují As v sorpci na 

půdní částice, což vede ke snížené možnosti As sorbovat a tudíž k jeho zvýšené mobilitě (Lin 

et al., 2008). Naopak jiné studie prokázaly sníženou schopnost mobility As po aplikaci 

většího množství organické hmoty (Xu et al., 1991; Cao et Ma, 2004; Perez-de-Mora et al., 

2007). 

Mobilitu As na kontaminovaných i nekontaminovaných půdách studovali Huang a Matzner 

(2007). Nejvyšší koncentrace extrahovatelného (mobilního) As byly prokázány v organických 

horizontech lesních půd a povrchových minerálních horizontech u půd trvalých travních 

porostů. Akumulace As v organicky bohatých horizontech může být následkem vysoké afinity 

As k huminovým kyselinám. Nejvyšší hodnoty celkového Astot pak byly zjištěny 

v podpovrchových iluviálních horizontech obohacených o jíl a organické látky.  

Z většiny studií vyplývá, že vyšší mobilitu a chemickou extrahovatelnost vykazuje As oproti 

Sb (Ettler et al., 2007). Gál et al. (2007) však zaznamenali vyšší množství mobilního Sb než 

As v bývalé důlní oblasti Glendinning ve Skotsku. Potenciálně mobilní Sb a As byly 

z půdních vzorků extrahovány 1 M NH4NO3. 



 

16 

 

Distribuci Sb metodou SEP (sekvenční extrakce) a BCR (modifikovaná sekvenční extrakce 

BCR) studovali Ettler et al. (2010) u půd kontaminovaných Pb metalurgickým průmyslem 

v okolí Příbrami. Nejvíce mobilního Sb bylo prokázáno v reziduální frakci (až X000 mg.kg
-1

) 

oproti As, který je v redukovatelné frakci primárně vázán na Fe oxidy a hydroxidy. To 

odpovídá dominantní vazbě Sb na organickou hmotu, a to především v nadložním organickém 

horizontu lesních půd. Vysoké koncentrace Sb v lesním opadu mohou být způsobeny zejména 

akumulací suché i mokré depozice Sb listy stromů. Výrazně nižší koncentrace Sb (až 131 

mg.kg
-1

) pak byly zjištěny u zemědělských půd.  

Podobné hodnoty mobilního Sb byly zjištěny i u půd v okolí čínských metalurgických 

podniků, kde bylo sekvenční extrakcí zjištěno nejvyšší množství Sb v reziduální a 

redukovatelné frakci (He, 2007). U kontaminovaných půd ve Španělsku dospěli Murciego et 

al., (2007) ke stejným závěrům extrakcí Sb destilovanou vodou. 

Analýza SEP byla provedena také u spadem kontaminovaných lesních půd z okolí Černobylu. 

Zde bylo v nadložním organickém horizontu prokázáno více jak 50 % antropogenního Sb ve 

výměnné frakci. Ze zbývajícího množství Sb pak bylo pouze 25 % zjištěno ve vazbě na 

organickou hmotu a 25 % Sb bylo silně vázáno na půdní částice, zejména pak jílové minerály 

(Carbol et al., 2005). 

Sekvenční extrakční analýza byla aplikována i při studiu mobility Sb v půdních sedimentech. 

Více než polovina z Sb ve studovaných sedimentech byla vázána na extrahovatelné Fe a Al 

oxidy. Naopak u kontaminovaných sedimentů v blízkosti metalurgických provozů bylo 

množství Sb vázaného na extrahovatelné formy Fe a Al > 20 % a většina Sb byla přítomna v 

chemicky stabilní formě (Crecelius et al., 1975). Mobilitu Sb v anaerobních sedimentech 

studovali i Brannon a Patric (1985). Ti odhalili, že většina přirozeného sedimentárního Sb 

byla vázána na relativně imobilní oxidy Fe a Al. 

 

3.5.2 Biologická dostupnost As a Sb 

Primárním metabolickým zpracováním As probíhajícím v mikroorganismech je methylace 

(Bissen et Frimmel, 2003).  

Cullen a Reimer (1989) uvádějí, že ve sloučeninách s anorganicky vázaným As (H3AsO3, 

H2AsO4
-
 a HAsO4

-
) jsou bakterie schopny nahradit hydroxylovou skupinu methylovou 
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skupinou. Methylové sloučeniny obsahující As jsou následně v anaerobním prostředí 

bakteriemi a houbami transformovány na organické formy As (AsH3, H2AsCH3, HAs(CH3)2 a 

As(CH3)3). V aerobním prostředí je za probíhající volatilizace methylový As oxidován zpět na 

anorganické formy.  

Arseničnany As(V) vstupují do rostlin podobnými mechanismy jako fosfáty, a to díky 

transportérům s vysokou afinitou právě k fosfátům. Tyto transportéry jsou uloženy především 

v kořenovém systému rostlin (Ullrich-Eberius et al., 1989; Bucher, 2007).  

Studie na huseníčku rolním (Arabidopsis thaliana L.) ukázaly v rostlinném metabolismu 

přítomnost více než 100 různých fosfátových transportérů. Dále byly rozpoznány As 

tolerantní mutagenní druhy huseníčku, u nichž se vyskytly transportéry s výraznější afinitou 

k fosfátům, než u divoce rostoucích jedinců. Tyto rostliny pak vykazovaly velkou schopnost 

transportu a akumulace As (Catarecha et al., 2007). 

Na rozdíl od arzeničnanů není transport arsenitanů inhibován fosfáty, ale glycerolem a Sb 

(Meharg et Jardine, 2003). Současné studie poukazují i na významný vliv aquaporinových 

bílkovinných kanálků při transportu As do buněčného systému rostlin (Bienert et al., 2008b; 

Isayenkov et Maathuis, 2008; Ma et al., 2008b). Tyto kanálky hrají klíčovou roli při kontrole 

obsahu membránové vody v buňce.  

Vstup arsenitanů do rostlin je zmiňován především v souvislosti s redukčními podmínkami 

rýžovišť (Zhao et al., 2008). Vzhledem k podobnosti kyseliny křemičité a kyseliny arsenité 

Ma et al. (2008) identifikoval jako primární vstupy As do kořenových buněk rýže transportéry 

Si.  Ma et al. (2008) také potvrdili větší schopnost akumulovat As enzymaticky mutovanými 

jedinci oproti divoce rostoucím rostlinám rýže. 

Informace o mechanismech biologické dostupnosti organických forem As doposud nejsou 

příliš známé. Raab et al. (2007b) studoval množství akumulovaného methylového As v MMA 

(kyselina monomethylarsenitá) a  DMA (kyselina dimethylarseničná) u různých druhů rostlin. 

Zjištěné množství akumulovaného organického As v denních pokusech bylo až o 1/5 menší 

než u anorganického As. 

Arsen je po požití člověkem velmi snadno vstřebáván gastrointestinálním traktem. 

Nejsnadněji jsou absorbovány organické formy As (až 100 %), dále anorganický As(III) (80 

%) a nejméně (60 %) jsou organismem vstřebávány As(V) formy (Gebel, 1997). Následně je 
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As ukládán zejména v játrech a ledvinách, ale i v kůži, vlasech, nehtech a kostech (Hall, 

2002). 

Transport Sb byl prokázán u bakterií (Escherichia coli L.), kvasinek (Saccharomyces 

cerevisiae L.) a prvoků (Leishmania major L., Leishmania tarentolae L.). Mikroorganismy 

transportují neutrální molekuly Sb(OH)3 pomocí aquaglyceroporinových kanálků (Tschan et 

al., 2010). 

Okkenhaug et al. (2011) studoval biologickou dostupnost Sb na exemplárních suchozemských 

rostlinách. Nejvyšší koncentrace byly zjištěny u ramie sněhobílé (Boehmeria nivea L.), kde 

dosáhly hodnot ~ 500 mg Sb.kg
-1

. Nejnižší koncentrace pak byly prokázány u trav 

(Eremochloa ophiuroides L.). Speciační analýza ukázala, že ze 70 % je ve stoncích rostlin 

přítomen Sb(V), kdežto Sb(III) je obsažen pouze ze 30 %. Bioakumulační koeficienty (BAC 

= koncentrace prvku v rostlině/koncentrace prvku v prostředí) se pohybovaly přibližně kolem 

hodnoty 5. Hyperakumulační vlastnosti byly prokázány pouze u turanky kanadské (Conyza 

canadensis L.), kde se BAC koeficient pohyboval kolem hodnoty 76.  

Pan et al. (2011) zaznamenali u kukuřice (Zea mays L.) větší schopnost nadzemních částí 

akumulovat Sb oproti kořenům. Naopak u vodních druhů byla zaznamenána významnější 

akumulace Sb kořeny rostlin (Hozhina et al., 2001). 

Tschan et al. (2010) při studiu akumulace Sb kukuřicí a slunečnicí pozoroval rozdíly 

v akumulaci při nižších koncentracích Sb v půdě. Po zvýšení koncentrace Sb se schopnost 

akumulace rostlinami začala snižovat. Při nejvyšším obsahu Sb v půdě byl transport Sb 

rostlinami nejnižší.  

Současné studie ukazují, že Sb využívá neselektivní vstupy do rostlin přes apoplasty obsažené 

v endodermis vnějších částí kořenového systému, odtud je následně translokován do 

centrálního kořene a dále do cévních svazků. Další možností transportu Sb je pak stejně jako 

u mikroorganismů vstup přes aquaglyceroporinové kanálky (Tschan et al. 2009). Výrazné 

rozdíly ve schopnosti akumulace Sb rostlinami na kontaminovaných půdách zobrazuje 

tabulka 1. 

Ačkoliv je mobilita a biologická dostupnost Sb v kontaminovaných půdách relativně nízká, 

byly vysoké koncentrace Sb (až 1400 mg.kg
-1

) pozorovány v houbách. Tento jev je 

vysvětlován specifickým biochemickým mobilizačním systémem hub oproti rostlinám 

(Borovička et al., 2006). 
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Tabulka 1 Rozdíl ve schopnosti různých rostlin akumulovat antropogenní Sb (upraveno 

podle Hammel et al., 2000). 

 

 

Informace o mechanismech transportu a akumulace Sb rostlinami a houbami nebyly doposud 

detailně vysvětleny (Filella et al., 2002). 

V lidském organismu je Sb akumulován primárně játry a ledvinami (Elinder et Friberg, 1986). 

Díky známé afinitě k erytrocytům jsou obvykle zvýšené obsahy Sb (po intoxikaci) 

pozorovány v krvi a slezině (Gebel, 1997).  

 

3.6 TOXICITA As A Sb 

Akumulace As v potravinářských plodinách může představovat zdravotní riziko jak pro 

hospodářská zvířata, tak i pro lidský organismus (Zhao et al., 2009). 

Obecně platí, že anorganická forma As vykazuje vyšší toxicitu než organická forma a As(III) 

je toxičtější než As(V) (Filella et al., 2002a). 

Většina popsaných toxikologických vlastností As je vysvětlena vysokou afinitou 

k sulfhydrylové (-SH) skupině, což má za následek inhibici velkého množství enzymů (Gebel, 

1997). Tento jev je příčinou neschopnosti buněk správně replikovat DNA, což může vést ke 

vzniku karcinomu kůže, plic, jater, ledvin apod. (Bates et al., 1992). 
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Detoxikace organismu od anorganického As je částečně možná pomocí procesu methylace, 

čímž se sníží afinita As k tkáním. Tento enzymatický proces vede k vazbě As na organické 

sloučeniny (MMA, DMA), které jsou následně vylučovány močí (Fischer et al., 1985; Elinder 

et Friberg, 1986). Možnost methylace je však omezena denním příjmem As, který nesmí 

přesáhnout hodnotu 500 μg.den
-1

 (Pontius at al., 1994). 

Letální dávka (LD50) As pro dospělého člověka je v organických sloučeninách až 8000 mg 

As.kg
-1

 a u anorganicky vázaného As se tato hodnota pohybuje od 4,5 mg.kg
-1

 až po 34,5 mg 

As.kg
-1

 (Yamauchi et Fowler, 1994). Bylo prokázáno, že jedinci vystavení dlouhodobé 

intoxikaci As jsou vůči nepříznivým účinkům více odolní, než jedinci vystavení nárazově 

zvýšené dávce As (Morton et Dunnette, 1994).  

Hindmarsh (2000) zmiňuje akutní toxicitu po požití velkého množství As projevující se 

bolestí břicha, zvracením a těžký průjmem. Dále může intoxikace As vést k renální nekróze a 

syndromu akutní respirační tísně.  

Chronická intoxikace As může vykazovat mnoho nespecifických příznaků jako je chronická 

slabost, ztráta reflexů, únava, gastritida, kolitida, nechutenství, ztráta hmotnosti a vypadávání 

vlasů. Dlouhodobá expozice prostřednictvím kontaminovaných potravin nebo vzduchu má za 

následek hyperkeratózu (nadměrné ztluštění a rohovatění kůže), hyperpigmentaci (zvýšený 

výskyt pigmentových skvrn), kardiovaskulární onemocnění, poruchy periferního cévního a 

nervového systému, oběhové poruchy, ekzémy a volné křehké nehty s bílými příčnými 

skvrnami (Bissen et Frimel, 2003).  

Filella et al. (2002a) poukazuje na fakt, že Sb je v současnosti díky nedostatečným znalostem 

o jeho toxicitě kontaminantem vysoce sledovaným jak agenturou pro ochranu životního 

prostředí (US EPA), tak i Evropskou unií. Antimon je také podle Basilejské úmluvy prvkem 

zařazeným na seznamu nebezpečných látek a jeho maximální přípustné množství v životním 

prostředí je upraveno legislativně. 

Stejně jako u As platí, že anorganicky vázaný Sb je toxičtější než Sb v organických 

sloučeninách, Sb(III) je toxičtější než Sb(V) formy (Filella et al., 2002b) a také že Sb(V) je 

organismem vylučován rychleji než Sb(III) (Stemmer, 1976). 

Gebel (1997) dále uvádí, že na rozdíl od As není Sb methylací a konjugací s glutathionem 

odbouratelný ve větší míře, neboť množství redukovaného Sb(III) a oxidovaného Sb (V) je při 

daných metabolických procesech přibližně stejné. 
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Další informace o toxicitě Sb jsou pouze částečné, nicméně karcinogenita v souvislosti 

s lidským organismem nebyla dosud prokázána (Gebel, 1997).   
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4. MATERIÁLY A METODIKA 

4.1 POUŽITÉ MATERIÁLY 

Adsorbentem (nosičem) pro zvolené syntetické Fe- a Mn-hydr(oxidy) byl použit křemenný 

sklářský písek ST 08 distribuovaný firmou Sklopísek Střeleč, a.s. s garantovaným obsahem 

99,8 % SiO2.  

Povlaky na křemenném písku byly Fe- a Mn- (hydr)oxidy ferrihydrit (5Fe2O3.9H2O), goethit 

(α-FeOOH) a birnessit (K4Mn14O27.9H2O). Záchyt gibbsitu na SiO2 nebyl efektivní, tudíž byl 

z experimentální části práce vyloučen. 

Kontaminanty As a Sb pocházely z jednoprvkových vodných kalibračních roztoků 

ASTASOL. Výchozími látkami byly ryzí As a Sb. 

 

4.2 PŘÍPRAVA SYNTETICKÝCH SYSTÉMŮ Fe- A Mn-(HYDR)OXIDŮ 

KONTAMINOVANÝCH As A Sb 

4.2.1 Příprava syntetického ferrihydritu a goethitu 

Syntetické Fe(III) oxidy byly připraveny dle metod publikovaných Schwertmanem a 

Cornellem (2000), při kterých byl k 1 M roztoku Fe(NO)3 rychle přidáván 5 M roztok KOH. 

Vzniklý precipitát odpovídal ferrihydritu. Pro přípravu goethitu byl využit ferrihydrit tak, že 

byl kvantitativně převeden do 2 L PE lahve a po dobu 60 hodin zahříván na teplotu 70 ºC. 

Vzniklá sraženina byla pečlivě promyta deionizovanou vodou a usušena. 

4.2.2 Příprava syntetického birnessitu 

Syntetický birnessit byl připraven dle metody publikované McKenziem (1971) tak, že byl 1 

mol koncentrované HCl za intenzivního míchání přidáván k vroucímu roztoku 0,5 M KMnO4. 

Vzniklá suspenze byla vařena po dobu 10 minut. Po uplynutí stanovené doby byl precipitát 

Mn oxidu odfiltrován a důkladně promyt deionizovanou H2O. Jeho sušení probíhalo za teplot 

do 40 °C tak, aby bylo zamezeno případné rekrystalizaci Mn oxidu na jinou krystalickou 

modifikaci. 
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4.2.3 Sorpce goethitu a ferrihydritu na křemenný písek 

Při sorpci ferrihydritu a goethitu na zrna SiO2 se vycházelo ze znalostí povrchových vlastností 

a zejména pHZPC. V první fázi bylo připraveno 800 ml 0,01 M roztoku NaNO3 upraveného 

pomocí HNO3 na pH 5. Do tohoto roztoku byl přidán „čistý“ Fe oxid (ferrihydrit nebo 

goethit), výsledná směs byla míchána po dobu 24 hodin pro získání ustálené hodnoty pH 

(následně upravena na původní hodnotu) a zároveň rozrušení větších zrn oxidů, tj. vytvoření 

suspenze. Následně bylo k suspenzi přidáno 200 g SiO2, tak aby byl zajištěn poměr oxid / 

SiO2 100 mg / 2,5 g. Směs byla dále třepána po dobu 24 hodin. Následovalo důkladné 

promytí modifikovaného SiO2 roztokem 1M NaNO3 pro získání pouze pevně vázaného 

ferrihydritu / goethitu. 

4.2.4 Sorpce birnessitu na křemenný písek 

Při sorpci birnessitu byl použit stejný postup jako u ferrihydritu a goethitu, pouze bylo 

zvoleno jiné pH iniciálního roztoku (1,9) s ohledem na odlišné povrchové charakteristiky Mn 

oxidu. 

4.2.5 Kontaminace modifikovaného SiO2 písku As a Sb 

Při kontaminaci SiO2 (s povlaky jednotlivých Fe a Mn oxidů) byla použita směs 

jednoprvkových kalibračních / standartních roztoků o koncentraci 100 mg As a Sb.L
-1

. K 20 g 

SiO2 bylo přidáno 80 mL roztoku As + Sb upraveného roztokem NaOH na pH 5. 

 

4.3 POUŽITÉ EXTRAKČNÍ METODY 

4.3.1 Extrakce deionizovanou H2O 

Do centrifugační kyvety byl vložen vzorek spolu s deionizovanou H2O v poměru 1:10 (pevná 

fáze:roztok) a následně byl třepán 2 hodiny (Flynn et al., 2003). Po uplynutí stanovené doby 

byla centrifugací odddělena pevná fáze od extraktu a ten byl následně analyzován. 

4.3.2 Extrakce roztokem 0,01 M CaCl2 

Do centrifugační kyvety byl vložen vzorek spolu s 0,01 M CaCl2 v poměru 1:10 (pevná 

fáze:roztok) a následně byl třepán 2 hodiny (Novozamsky et al., 1993). Po uplynutí stanovené 

doby byla centrifugací odddělena pevná fáze od extraktu a ten byl následně analyzován. 
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Mchanismus oxyaniontové extrakce (Sb, As) je založen na principu výměny s Cl
-
 ionty (Keon 

et al., 2001). Roztok 0,01 M CaCl2 je používán k extrakci rizikových prvků díky podobným 

vlastnostem, jaké vykazuje půdní roztok (Houba et al., 1996). 

4.3.3 Extrakce roztokem 1 M HH4NO3 

Do centrifugační kyvety byl dán vzorek spolu s 1 M HH4NO3 v poměru 1:2,5 (pevná 

fáze:roztok) a následně byl třepán 2 hodiny (Hammel at al., 2000; Nakamaru et al., 2006). Po 

uplynutí stanovené doby byla centrifugací odddělena pevná fáze od extraktu a ten byl 

následně analyzován. 

Mechanismus oxyaniontové extrakce (Sb, As) je založen na principu výměny s NO3
-
 ionty 

(Ettler et al., 2007). 

4.3.4 Extrakce kyselinou diethylentriaminpentaoctovou (DTPA) 

Roztok kyseliny diethylentriaminpentaoctovou (DTPA) v 0,01 M CaCl2 byl upraven na pH 

7,3 pomocí 0,1 M triethanolaminem (TEA) (Lindsay et Norvell, 1978). Do centrifugační 

kyvety byl přidán upravený roztok DTPA spolu s pevnou fází v poměru 1:5 (pevná 

fáze:roztok) a třepán 2 hodiny (Ettler et al., 2007). 

Ačkoliv je DTPA oproti EDTA (kyselina ethylendiamintetraoctová) náročnější na přípravu, je 

DTPA preferována díky vyššímu počtu karboxylových funkčních skupin (Quevauviller, 

1998). 

4.3.5 Extrakce roztokem 0,1 M Na2HPO4 

Do centrifugační kyvety byl vložen vzorek spolu s 0,1 M Na2HPO4 v poměru 1:10 (pevná 

fáze:roztok) a následně byl třepán 2 hodiny (Nakamaru et al., 2006; Ettler et al., 2007). Po 

uplynutí stanovené doby byla centrifugací odddělena pevná fáze od extraktu a ten byl 

následně analyzován. 

4.3.6 Pseudototální rozklad lučavkou královskou 

Vzorek o hmotnosti 1 g byl pomocí mikrovlnné pece (Mars-5, CEM, USA) rozložen ve 12 

mL roztoku lučavky královské.  
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5. VÝSLEDKY 

Z grafu 1 je patrné, že největší schopnost uvolňovat As se ukázala u birnessitu, a to při 

extrakci kyselinou DTPA. Nejvíce imobilního As bylo absorbováno na ferrihydritu. Z Fe- 

(hydr)oxidů celkově nejefektivněji extrahoval As roztok 0,1 M Na2HPO4. Nejméně As pak 

bylo extrahováno roztokem 1 M NH4NO3, a to ze všech tří modelových Fe- a Mn- 

(hydr)oxidů. 

 

Graf 1 Extrakce As z jednotlivých systémů Fe- a Mn-(hydr)oxidů. 
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Stejně jako u As bylo nejvíce potencionálně mobilního Sb (8,82 mg.kg
-1

) uvolněno 

z birnessitu extrakcí kyselinou DTPA. Na goethit byl absorbován pouze stabilní Sb, tj. nebyl 

loužen žádným z extrakčních činidel a na ferrihydrit pouze potencionálně mobilní Sb. 

Z ferrihydritu pak bylo uvolněno přibližně stejné množství extrakcí roztokem 0,01 M CaCl2 

(2,79 mg.kg
-1

) a kyselinou DTPA (2,90 mg.kg
-1

). 

 

Graf 2 Extrakce Sb z jednotlivých systémů Fe- a Mn-(hydr)oxidů. 
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Z pseudototálního rozkladu lučavkou královskou bylo zjištěno, že nejvíce Fe (375 mg.kg
-1

) 

bylo obsaženo v goethitu. Ferrihydrit pak obsahoval 353 mg Fe.kg
-1

. Porovnáním celkových 

obsahů As a Sb se neprojevila závislost mezi obsahem Fe v jednotlivých fázích a 

absorbovaným množstvím As a Sb. Extrakce Fe zvolenými extrakčními činidly nebyla 

efektivní. Nejvíce Fe (8,82 mg.kg
-1

) pak bylo mobilizováno kyselinou DTPA. 

 

Graf 3 Extrakce Fe z jednotlivých systémů Fe- a Mn-(hydr)oxidů. 
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Celkový obsah Mn v birnessitu byl 524 mg.kg
-1

. Efektivní se ukázaly být oproti Fe- 

(hydr)oxidům i extrakce mobilních forem Mn (až 104 mg.kg
-1

). S celkovým obsahem Mn 

dobře koresponduje množství absorbovaného Sb, což ale neplatí pro As. 

 

Graf 4 Extrakce Mn z jednotlivých systémů Fe- a Mn-(hydr)oxidů. 
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6. DISKUSE 

První použitou extrakční metodou byl výluh v destilované H2O. Tato metoda extrahuje 

mobilní biologicky dostupné formy As a Sb. Z grafu 1 je patrné, že nejvíce As bylo 

extrahováno z povrchu birnessitu (13,4 mg As.kg
-1

), což odpovídá téměř polovině celkového 

množství As. Toto naznačuje relativně slabou vazbu As na Mn oxid. Birnessit byl zároveň 

jediným sorbentem, u kterého byl mobilizován Sb (24,8 %), což je patrné z grafu 2. Celkové 

množství sorbovaného As a Sb na birnessit odpovídalo přibližně stejné hodnotě (29,5 a 25,1 

mg.kg
-1

). Na Fe(III) (hydr)oxidy byl v mobilní frakci vázán pouze As. Mobilní Sb 

extrahovatelný destilovanou H2O nebyl zjištěn. Mobilní As byl absorbován zejména na 

ferrihydrit, kde bylo výluhem lučavkou královskou zjištěno i nejvyšší množství celkově 

adsorbovaného As. Ačkoliv obsah celkového As vázaného na goethit byl výrazně nižší, 

množství mobilizovaného As v závislosti na celkovém obsahu bylo přibližně stejné jako u 

ferrihydritu (~ 30 %). Velice nízký obsah potencionálně dostupného Sb (průměrně 2,5 % 

z celkového Sb) v souvislosti s přítomností Fe oxidů v půdě potvrzují i Flynn et al. (2003) ve 

své studii kontaminovaných půd Velké Británie. Vodou extrahovatelnými formami As 

obsaženými převážně v kontaminovaných půdách se zabývali Száková at al. (2001) a Baroni 

et al. (2005). Obě studie zaznamenaly nízké koncentrace mobilní formy As (0,0 – 1,45 %), 

což může být stejně jako u Sb ovlivněno přítomností organických látek a vlivem specifických 

fyzikálně-chemických vlastností reálného půdního prostředí. 

Další použité metody slouží pro extrakci potenciálně mobilizovatelných forem As a Sb. 

Extrakce CaCl2 je běžně používána u řady rizikových kovů a slouží pro simultaci jejich 

extrakce půdním roztokem. Podobně jako u destilované H2O byly koncentrace As ve výluzích 

v roztoku 0,01 M CaCl2 vyšší než koncentrace Sb. Nejvyšší hodnoty As a Sb (12,1 a 5,76 

mg.kg
-1

) byly detekovány opět u birnessitu, kde se však oproti destilované H2O projevila nižší 

extrahovatelnost As i Sb pomocí CaCl2. Téměř shodné obsahy As byly zjištěny u výluhů H2O 

i CaCl2 z obou fází Fe(III) (hydr)oxidů. Antimon byl výluhem CaCl2 extrahován z ferrihydritu 

v druhé nejvyšší koncentraci po extrakci kyselinou DTPA. Množství extrahovaného Sb 

z celkového obsahu Sb (~ 20 %) pak bylo shodné u ferrihydritu i birnessitu. Z goethitu nebyl 

podobně jako u ostatních činidel žádný Sb mobilizován. Stejně jako u extrakce As 

destilovanou H2O se použitím 0,01 M CaCl2 zabývali Száková et al. (2001). Shodně jako 

v našem experimentu zaznamenali velmi podobné extrakční účinnosti roztoků H2O a CaCl2 

(0,02 – 1,22 %) pro potencionálně dostupný As. 
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Nejméně účinným extrakčním činidlem pro As v případě všech modelových vzorků byla 1 M 

NH4NO3. V případě Sb vázaného na birnessit byl naopak roztok NH4NO3 druhým 

nejsilnějším činidlem. I přesto bylo však z celkového obsahu Sb imobilizováno pouze ~ 25 %, 

kdežto z birnessitu byl As imobilizován až z ~ 30 %. Nejvyšší schopnost extrahovat As z 

Fe(III) (hydr)oxidů byla zjištěna u výluhu 0,1 M Na2HPO4, u goethitu bylo množství 

extrahovaného As (5,65 mg.kg
-1

) až dvakrát vyšší než u ostatních činidel. Extrahovatelnost 

As z birnessitu pomocí Na2HPO4 byla srovnatelná s výluhem v destilované H2O, přičemž 

bylo dosaženo téměř 48 % extrakce celkově vázaného As (29,5 mg.kg
-1

). To může znamenat, 

že byla na birnessit absorbována zejména potencionálně mobilní frakce Sb. V případě Sb 

nebyla účinnost Na2HPO4 příliš významná. Studiem mobility Sb pomocí extrakčních roztoků 

NH4NO3 a Na2HPO4 se zabývali Nakamaru et al. (2006), a to na zemědělských půdách 

Japonska. Z jejich studie vyplývá, že většina vázaného Sb byla v potencionálně mobilní formě 

s fosfátovou iontovou výměnou nikoliv v mobilní výměnné frakci. To dobře koreluje i 

s výsledky publikovanými Ainsworthem a Cookem (1990). Většina Sb byla extrahována 

pomocí fosfátové iontové výměny působením roztoku Na2HPO4. 

Extrakce pomocí 0,005 M kyseliny diethylentriaminpentaoctové (DTPA) bývá 

upřednostňována oproti kyselině ethylendiamintetraoctové (EDTA) zejména díky vyššímu 

počtu funkčních hydroxylových skupin (Ettler et al., 2007). V našem případě byla DTPA 

nejúčinnějším extrakčním činidlem As i Sb (14,8 mg As.kg
-1

 a 8,82 mg Sb.kg
-1

) asociovaných 

birnessitem. Arsenu bylo z birnessitu extrahováno přes 50 %, zatímco Sb „pouze“ ~ 29 % 

z jejich celkových obsahů. Při extrakci As a Sb z Fe- (hydr)oxidů byla účinnost DPTA 

srovnatelná s roztoky H2O a CaCl2. 

Aplikací statistických metod Ettler at al. (2007) prokázali také závislost (p < 0,05) 

mobilizovaného As a Sb na obsahu amorfně vázaného Fe(III), což se v našem případě pomocí 

korelační analýzy prokázat nepodařilo. Ačkoliv z ferrihydritu bylo Fe mobilizováno všemi 

činidly, bylo množství extrahovaného Sb velice nízké. Průkazná korelace nebyla zjištěna ani u 

As a Sb absorbovaného birnessitem (524,5 mg Mn.kg
-1

), což potvrzují i výsledky publikované 

Ettlerem at al. (2007).  

Extrahovatelnost As i Sb je podle některých studií prováděných na kontaminovaných půdách 

(Ettler et al., 2007) závislá na celkovém obsahu kontaminantů v jednotlivých systémech. Ten 

je však ovlivněn i jinými půdními fyzikálně-chemickými charakteristikami než je obsah Fe- a 

Mn-(hydr)oxidů, a to zejména obsahem organické hmoty (Grafe et al., 2001) a pH (Nakamaru 
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et al., 2006; Tighe et al., 2005). Pro stanovení celkového obsahu As i Sb v jednotlivých Fe- a 

Mn-(hydr)oxidech byl použit výluh v lučavce královské. Birnessit vykazoval v tomto ohledu 

relativně vysokou sorpční kapacitu (29,5 mg As.kg
-1

), ale i vysokou schopnost uvolňovat As 

(39,4 – 50,2 % z celkového As). Naopak ferrihydrit adsorboval nejvyšší množství As (45 mg 

As.kg
-1

), ale z toho bylo „pouze“ 13,5 – 23,1 % As mobilizováno během extrakce. Nejnižší 

schopnost absorpce As vykazoval krystalický goethit (16,4 mg As.kg
-1

), který ale oproti 

ferrihydritu uvolnil až 34,4 % As. Schopnost retence Sb Mn- a Fe-(hydr)oxidy byla 

prokazatelně nižší, stejně jako tendence Sb být mobilizován různými extrakčními činidly. 

Oproti As byl Sb v maximální koncentraci (25,1 mg Sb.kg
-1

) asociován s birnessitem, ze 

kterého byl i v největším množství následně uvolněn (17,2 – 35,1 % Sb). Na významnou roli 

Fe(III) (hydr)oxidů při vazbě Sb poukazuje mnoho studií (Johnson et al., 2005; Tighe et al., 

2005; Gal et al., 2006). V našem případě byl tento předpoklad také potvrzen. Ferrihydrit 

adsorboval 17,1 mg Sb.kg
-1

, z něhož bylo extrakčními činidly vyjma destilované H2O 

vylouženo 11,4 – 17,0 % Sb z celkového obsahu Sb. Podobně jako u As prokázal nejnižší 

schopnost absorbovat Sb goethit (14,9 mg Sb.kg
-1

). Na rozdíl od birnessitu a ferrihydritu však 

neobsahoval žádný Sb v mobilní či potenciálně mobilizovatelné formě.  

Ačkoliv vliv Fe(III) na sorpci Sb byl prokázán, nelze souhrně potvrdit přímý vztah mezi 

vylouženými a celkově absorbovanými obsahy studovaných kontaminantů na Mn- a Fe-

(hydr)oxidech. Schopnost jednotlivých činidel imobilizovat As a Sb z modelových systémů 

simulujících reálné půdní prostředí byla v následujícím pořadí DTPA > 0,1 M Na2HPO4 > 

H2O > 0,01 M CaCl2 > 1 M NH4NO3. 
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7. ZÁVĚR 

Předkládaná diplomová práce měla za úkol zhodnotit a porovnat jednotlivé různé extrakční 

postupy používané při studiu mobility stopových/rizikových kovů a polokovů jako jsou As a 

Sb. V souladu s ostatními studiemi byla prokázána silná afinita As a Sb k Fe- a Mn-

(hydr)oxidům. „Nejslabší“ vazbu vykazoval birnessit, ze kterého bylo mobilizováno až 50 % 

celkově vázaného As a až 30 % Sb. Arsen byl i v celkovém porovnání mobilnější než Sb a byl 

nejpevněji vázán Fe oxidy, resp. goethitem. Nejvyšší schopnost extrahovat mobilní nebo 

potencionálně mobilizovatelné formy As asociovaného s Fe-(hydr)oxidy byl roztok 0,1 M 

Na2HPO4. V případě birnessitu byl As nejvíce mobilizován DTPA. Ostatní činidla 

extrahovala As v porovnatelných koncentracích. Antimon byl nejvíce extrahován pomocí 

DTPA (17 – 35 %). Vazba Sb na goethit byla relativně pevná, tj. Sb nebyl mobilizován 

žádným z použitých činidel. Celkově byl tedy As sociovaný jak s Fe-, tak i Mn-(hydr)oxidy 

mobilizován v nejvyšší míře roztokem 0,1 M Na2HPO4 (23 – 45 %) a deionizovanou H2O (15 

– 46 %). 
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