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Souhrn

Jednou z nejsledovanéjsich charakteristik u potencionalné rizikovych prvki (metaloidi) jako
jsou arsen (As) a antimon (Sb) jsou bezpochyby jejich mobilita. Tento faktor hraje
vyznamnou roli nejen pi1 vstupu As a Sb do Zivotniho prostiedi, ale i jejich biologické

dostupnosti.

Pii studiu mobility rizikovych prvka v geomateridlech (ptida, sedimenty) se bézné pouzivaji
jednoduché extrakce slabou kyselinou nebo soli, jako napi. 0,01 M CaCl,, 1 M NH;NOs3,
0,005 M kyselina diethytentriaminpentaoctova (DTPA), 0,1 M Na,HPO,, pipadné
deionizovanou H,0O. Tato ¢inidla byla aplikovana v piedlozené praci pii sledovani mobility
As a Sb v modelovych (2-slozkovych) smésich s obsahem syntetickych Fe(Ill) a Mn(I1I/TV)

oxidu, ferrihydritu, goethitu a birnessitu.

Celkové bylo nejvyssi mnozstvi As mobilizovano roztokem 0,1 M Na,HPO, a deionizovanou
H.O (45 % a 46 % z celkového As). V piipadé Sb byla u vSech modelovych vzorka
nejucinnéjsim ¢inidlem DTPA (az 35 % z celkového Sb). Vysoky sorpéni potencidl pro As a
Sb byl prokazan zejména u ferrihydritu a birnessitu. Sila vazby As a Sb pak byla nejslabsi u
birnessitu, ze kterého bylo vylouzeno az 50 % As. Pomoci statistickych analyz se nepodatilo

potvrdit pfedpokladany vztah mezi Fe a As.

Kli¢ova slova: Arsen, antimon, Fe(Ill) a Mn(III/IV) oxidy, mobilita, extrakéni 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 CaCl,, 1 M
NH4NO3, 0,005 M diethylentriaminpentaacetic acid (DTPA), 0,1 M Na,HPO,, or deionized
H,O. These reagents were applied in the present work to monitor the mobility of As and Sb in
models (2 - components) containing synthetic Fe(lll) and Mn(I1I/1V) oxides, ferrihydrite,

goethite, birnessite.

Overall, the highest amount of As was mobilized by a solution of 0,1 M Na,HPO, and
deionized H,0 (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.

Key words: Arsenic, antimony, Fe(l1l) and Mn(111/1V) oxides, mobility, extraction methods
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1. VEDECKA HYPOTEZA A CILE PRACE

Diplomova prace se zakladd na hypotéze, ze rtizna extrakéni cinidla pro stanoveni

potencionalni mobility As a Sb v geochemickém systému maji riiznou Gc¢innost.

Cilem diplomové prace bylo zhodnotit a porovnat jednoduché extrakéni postupy pro
stanoveni mobility a potencionalni biodostupnosti As a Sb v modelovém geochemickém

systému Fe- a Mn-(hydr)oxid/SiO,.



2. UvVoD

Arsen a antimon jsou potencialné rizikové polokovy. Jedna se o prvky s relativné snadnou
biologickou dostupnosti, jejichz vstupy do Zivotniho prostfedi mohou znamenat zdravotni
riziko pro zivé organismy vcetné¢ clovéka. Vyskyt As a Sb v nekontaminovaném prostiedi
souvisi zpravidla s vyskytem sulfidickych rud (arsenopyrit (FeAsS), pyrit (FeS;), chalkopyrit
(CuFeS,) atd.). Antropogenni As a Sb pak pochazi zejména z dulni ¢innosti a primarni
metalurgie téchto rud a neméné také ze spalovani fosilnich paliv. Mobilitu a sorpci As a Sb
V pudnim prostiedi zasadné ovlivituje jeji fazové slozeni, predevsim jilové mineraly, Fe- a
Mn- (hydr)oxidy a obsah a kvalita pidni organické hmoty. Znalost fyzikalné-chemickych
vlastnosti a geochemickych charakteristik As a Sb ma velky vyznam zejména pro moZna

remediacni opatfeni k eliminaci vstupu téchto rizikovych prvkl do zivotniho prostiedi.

Pro studium potencionalni mobility As a Sb je vyuzivano fady extrakénich metod. Mezi
nejcastéji aplikované lze zatadit extrakci destilovanou H,O, roztoky 0,01 M CaCl,, 1 M
NH;NOs, 0,1 M Na;HPO, a kyselinou diethylentriaminpentaoctovou (DTPA).



3. LITERARNI RESERSE

3.1 ZAKLADNI CHARAKTERISTIKY As A Sh

3.1.1 Fyzikalné-chemické vlastnosti As a Sb

Arsen (As) je polokovovy prvek. Relativni atomova hmotnost As je 74,9, bod tani 817 °C.

Arsen mé pouze jeden stabilni izotop As.

Arsen se vyskytuje ve ¢tyfech oxidacnich stupnich —IlII, 111, VV a 0 (Orloff et al., 2009), které
Vv piirodnim prostfedi vytvareji fadu anorganickych sloucenin, zejména sulfidy, chloridy,
oxidy, pfipadné organické slouceniny (Jomova et al., 2011). Ve vodnim prostiedi je vyskyt
forem As pfimo zavisly na oxidaéné-redukénich podminkach (Braman, 1975; Cullen et
Reimer, 1989). Nejbéznéjsi slouceniny As a zakladni chemické procesy vyskytujici se v

ptirodnich systémech jsou zobrazeny na obrazku 1.

Obrazek 1. Slouceniny As vyskytujici se v prostfedi ptida-atmosféra (Pongratz, 1998).
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Ve vodnim prostiedi je vystyt As(lll) a As(V) zavisly pfedevsim na aerobnich/anaerobnich
podminkach. V oblastech termalnich prament a ve vodach chudych na kyslik tvoii As(l)
Vv zavislosti na pH ptfevazné komplexy typu H3AsOs, H,AsOs, HASng' a A8033‘, ve vodach
s obsahem siry napiiklad na HAssSe® (Foster, 2003). Mikrobialni &nnosti pak miize byt
As(IIT) methylaci vazan do tékavych sloucenin jako naptiklad (CH)3AsH,, ((CH)s3).AsH a
((CH)3)3As nebo do sloucenin obsahujicich CI a jako (CH)3AsCl,, ((CH)s3).AsCl (Planer-
Frierich et al., 2006).

Arseni¢nany As(V) se vyskytuji pirevazné v povrchovych vodach bohatych na kyslik, kde
H3AsOg4, HoAsO4 a HAsO,> jsou dominantnimi speciemi (Wilson et al., 2010).

Stejnd jako As je i antimon (Sb) polokovem. Diky stejné elektronové konfiguraci (s°p°)
vykazuje i podobné fyzikalné-chemické vlastnosti (Wilson et al., 2010). Relativni atomova
hmotnost Sb je 74, 9, teplota tani 630, 74 °C. Pfirozens se vyskytujici izotopy Sb jsou **'Sh
(57 %) a **Sh (43 %) (Fillela et al., 2002a).

Antimon se v piirodnim prostfedi vyskytuje ve ¢tyfech oxidacnich stupnich —III, 1ll, V a 0.
Existence Sb (-I11) a Sb (V) je typicka pro aerobni prostiedi, zatimco Sb (I11) je dominantni
formou v anaerobnim prostfedi. Antimon je fazen mezi silné chalkofilni prvky (Hale, 1981),
piirozen¢ vSak Sb vykazuje také vysokou afinitu k oxidim a hydroxidam (Wilson et al.,
2010).

Antimoni¢nany Sb(V) se v aerobnim mirn¢ kyselém az zasaditém prostiedi bez pfitomnosti S
vyskytuji pfevazné ve formé Sb(OHg) a SbO3". V silné kyselém prostiedi je pak dominantni
specii SbO," (Pitman at al., 1957). Slou¢eniny Sb(V) jako Sb,Os a antimoni¢né soli jsou
zpravidla dobfe rozpustné ve vodé (Tourkey et Mousa, 1948; Blandamer et al., 1974).
Antimonitany Sb(lll) naopak tvofi relativné malo rozpustné slouceniny Vv Sirokém rozmezi
pH. V neutralnim prostiedi tvoii rozpustény Sb(I11) (Sb(OH)3") a kyselinu metaantimonitou
(HSbOy). V bézném vodnim prostiedi se pak vyskytuje prevazné jako Sb(OH)s a v silné
kyselém prostiedi jako SbO™ nebo Sh(OH)," (Pitman at al., 1957).

Sulfidy jako stibnit (Sb,Ss), piipadng rozpustné formy jako SbS,, SbSs* a Sb,Ss* tvoii
Sb(I1l) v anareobnich podminkach za piitomnosti S (Sharman et al., 2000).

Organické slouceniny tvoii Sb(IIl) pfevazné interakci s -SH skupinou a -COOH funkénimi
skupinami (Filella et al., 2002a) a Sb(V) s alkoholy a fenoly s vys$s§im po¢tem hydroxylovych
skupin (Gate et Richardson, 1961).



3.1.2 Produkce a vyuZziti As a Sb

Roc¢ni svétova produkce As se odhaduje na 40 500 t (U. S. Geological Survey, 2009). Ten je
nejéastéji vyuzivan jako konzervacni prostiedek v dievarském pramyslu (Peters et al., 1999),
dale v metalurgii slitin a pfi vyrobé skel (Léonard, 1991). V minulosti byl As hojné vyuzivan
také ve fungicidnich, herbicidnich a insekticidnich ptipravcich (Walsh et Keeney, 1975). Dale
se As uplatioval v kozeluznictvi (Stroh - Neben, 1998) a pii vyrobé barviv (Azcue et Nriagu,
1994). AZz do objevu antibiotik byly slouceniny As vyuzivany k 1é¢bé specifickych

onemocnéni (Dissanayake et Chandrajith, 2009).
Celkova aktualni produkce Sb je odhadovana na 140 000 tun za rok (Filella et al., 2002a).

Filella et al. (2002a) poukazuje na siroké uplatnéni Sb pfi vyrobé slitin. Antimon je také
soucasti elektronickych zatizeni a dale je vyznamnym aditivem Vv barvivech pti vyrobé
keramiky a specialnich skel. Diky schopnosti zpomalovat hoteni je Sb minoritn¢ pfidavan do
papirovych a textilnich vyrobka (Filella et al., 2002a). V mediciné je Sb souéasti medikace pii
1é¢bé tfady tropickych onemocnéni zplisobenych mikroby a parazity, zejména pak pii 1écbe
leishmani6ézy (Berman, 1988), coz je parazitické onemocnéni zpisobené prvoky zrodu

Leishmania.

3.2  PRIROZENE A ANTROPOGENNI ZDROJE As A Sh

Odhaduje se, ze ro¢né vstupuje do zivotniho prostiedi u ~ 150 000 t As z atmosféry
Vv disledku vulkanické ¢innosti, ~ 30 t As z ocednt a az 3500 t As ze spalovani uhli, dfeva a

olejii (Matschullat, 2000).

Pfirozené se As v Zivotnim prostiedi vyskytuje zpravidla v nizkych koncentracich. Primérna
koncentrace As v zemské kife je piiblizné 1,5 mg.kg™ (Vaughan, 2006). Vyvieliny obsahujici
nejvyssi koncentrace As jsou sopecna skla (2,2 - 12,2 mg.kg™), z metamorfovanych hornin
jsou to pak fility (5 - 18 mg.kg™). Nejvyznamngji je viak As koncentrovan v sedimentarnich
horninach (5 - 200 mg.kg™) a v horninach s vysokym obsahem uhliku a siry, kde jeho
koncentrace mohou dosahovat az X0000 mgkg®. Hlavnimi sulfidickymi mineréaly
obsahujicimi As jsou orpiment (As,Ss), realgar (AsS), arsenopyrit (FeAsS), loellingit (FeAsy),
cobaltit (CoAsS), tennantit (Cui2AssSi13) a enargit (CusAsSs) (Yan-Chu, 1994; Matschullat,



2000; Callahan et al., 1979) V ptdnim prostiedi se pak As prirozené¢ vyskytuje nejcastéji
v rozmezi 5 - 10 mg.kg™ (Dissanayake et Chandrajith, 2009).

o 24

chalkopyrit (CuFeS;), nikelin (NiAs), sfalerit (ZnS) a galenit (PbS). Dalsimi potencialnimi
vstupy As do zivotniho prostiedi jsou tézba, zpracovani sulfidickych rud a spalovani fosilnich

paliv (Bissen et Frimmel, 2003).

Antimon je VvV horninovém prostiedi zpravidla asociovan s fazemi typu stibnit (Sbh,Ss),
valentinit (Sb,0O3), pyrargyrit (AgsSbSs), cervantit (Sb,0,), livingstonit (HgShsSg), ullmanit
(NiSbS) a wolfsbergit (CuShS;) (Filella et al., 2002a). Zemska kura obsahuje primérné
koncentrace ~ 0,2 mg Sh.kg™ (Smith et Huyck, 1999) a v pfirozeném pudnim prostiedi
nezatizeném antropogenni &innosti je pak obvykle koncentrace Sb < 1 mg.kg™ (Filella et al.,
2002a).

Jednim z nejvyznamnéjSich zdroji kontaminace je tézba a zpracovani sulfidickych rud
bohatych na Sb (Wilson et al., 2010) a dale emise z automobilového prumyslu (Dietl et al.,
1996). Vysoké koncentrace Sb pochazejiciho zejména z antropogenni <cinnosti byly
zaznamenany také v okoli stielnic, kde se Sb do Zivotniho prostfedi uvoliuje korozi a
postupnym rozpousténim stieliva (Johnson et al., 2005) a v oblastech metalurgickych
podnikt. Dale mize byt Sb lokalné mobilizovan pii aplikaci praimyslovych hnojiv a pesticida

na bazi As a Pb, které mohou Sb minoritn¢ obsahovat (Wagner et al., 2005).

3.3 GEOCHEMICKE CHARAKTERISTIKY As A Sb V PUDACH/SEDIMENTECH

3.3.1 Sorpce Asa Sb

Adsorpce As na jilové mineraly souvisi zejména s mechanismem ligandové vymény (-M-OH
+ H,AsO4 — -M-H,AsO, + OH') (Wilson et al., 2010). Rozsah adsorpce je pak piimo zavisly
na hodnot¢ pHzec (pH nulového néaboje), pii které je pocet protonizovanych a
hydroxylovanych skupin na povrchu pevné faze ekvivalentni a na oxidacnim stavu
sorbovaného prvku (Matera et Le Hecho, 2001; Wilson et al., 2010). Arseni¢nany As(V)
asociované s kaolinitem a montmorillonitem vykazuji Vv pfirozeném prostfedi minimalni
mobilitu kolem pH 4 — 6 (Mok et Wai, 1990), coz odpovida hodnoté pH, pii které je As
maximalné sorbovan (Goldberg et Glaubig, 1988). Arsenitany As(II) jsou pak na tyto jilové



mineraly adsorbovany v rozmezi pH 3 — 9 (Frost et Griffin, 1977). Rozdily v sorpci As(l11) a
As(V) je mozné vysvétlit odlisSnym nabojem (Wilson et al., 2010). Sorpce As na slidy jako
biotit, muskovit a vermikulit (pH 2 — 7) je vysoce ovlivnéna povrchovou vrstvou obsahujici
hydroxidy Al a oxidy Fe (Huang, 1975; Wilson et al., 2010). Silikatova ¢astice se zrny As je

zobrazena na obrazku 2.

Obrazek 2.  Mikroskopicky snimek silikatové castice se sekndarnimi Fe(lll) oxidy a

¢asticemi bohatymi As (Van¢k et al.,2008).

Feoxide ' -

Fe oxidy a hydroxidy jsou velice dulezité¢ faze pro jejich schopnost vyznamné retence As
v pudé (Fritzsche et al., 2006; Krysiak et Karczewska, 2007). Stejn¢ jako sorpce As na jilové
mineraly je i sorpce As na Fe-(hydr)oxidy nejvice zavisla na oxidaénim stavu As a pH
prostiedi (Wilson et al., 2010). Sorpce As(V) na synteticky amorfni Fe(OH)3; je maximalni
kolem pH 7 a As(Ill) pti pH 4 (Pierce et Moore, 1982). Bylo prokazano, ze slouceniny As
vykazuji podobné sorpcni parametry bez ohledu na typ Fe oxidi/hydroxida (Dixit et Hering,
2003). Adsorp¢ni izotermy dale ukazaly pii sorpci As na Fe oxidy vice typi vazby
(monodentatni, bidentatni) na povrch ¢astic pomoci mononuklearnich a binuklearnich ligandt

(Waychunas et al., 1993; Manceau, 1995; Ona-Nguema et al., 2005; Fendorf et al., 1997).



Znalosti o sorpci As na organické latky jsou dosud omezené. Thanabalasingman a Pickering
(1986) vsak pti komparativni studii sorpce As(Ill) a As(V) na huminové kyseliny poukazali

na maximalni efektivitu sorpce As pii pH 5,5.

Sorpce As(l11) je v ptidnim prostfedi vyrazné ovlivnéna Fe oxidi, do jejichz inertni povrchové
vrstvy je jiz zminénymi sorpénimi mechanismy As vazan (Elkhatib et al., 1984). Obdobné i
Wauchope (1975) poukazuje pfi studiu sorpce As v aluvialnich ptidach na korelaci obsahu As
s Fe oxidy a jilovymi mineradly. Sorpce As na krystalické a amorfni formy Fe oxida
V aerobnim pudnim prostiedi pii optimalnim pH se ukazala byt az 100 % u As(I1l) i As(V)
(Wilson et al., 2010). Pfi studiu australskych pud s pH 5 - 7 byla prokazana vyssi schopnost
sorpce u As(V) nez u As(IIl). Se zvysujici se hodnotou pH pak prokazatelné vzrostla sorpce
As(IIl), zatimco pfi okyselovani nartstala sorpce As(V) a As(IIl) byl mobilnéjsi (Smith et
Huyck, 1999).

Utinnost n&kterych padnich sloZek na sorpci a imobilizaci As(V) testovali Garcia-Sanchez et
al. (2002). Vysledky ukazaly nasledujici efektivitu sorpce As riznymi puadnimi aditivy
synteticky AI(OH); > synteticky FeOOH > goethit > bentonit > sepiolit. Pfirodni limonit a
syntetické Fe a Al hydroxidy maji vyssi adsorp¢ni kapacitu diky svému vétSimu specifickému
povrchu a niz§imu stupni krystalinity, nez vykazuji krystalické FeOOH a AlI(OH)3. Nejnizsi
adsorp¢ni kapacita jilovych mineralt (bentonit, sepiolit) pak miZe byt vysvétlovana nizkym

poctem reaktivnich povrchovych skupin jako -OH a -OH.

Ackoliv sorpce Sb na jilové mineraly nebyla dosud Siroce studovéna, je prokazano, ze
schopnost sorpce Sb na silikatové mineraly s obsahem Al je pfimo zavisla na jeho ptvodu.
Naptiklad Sb pochazejici z primérnich mineralnich zdroji je snadnéji sorbovan na Al-
silikatové frakce, nez antropogenni Sb (Gal et al., 2006). Ashlay et al. (2003) pak poukazali
na maximalni sorpci Sb na silikaty pfi pH 4. Velmi dilezitym faktorem pfi studiu sorpce Sb
na jilové mineraly je i pfitomnost Fe-, Mn- a Al- (hydro)oxida (Wilson et al., 2010).

Vliv oxidl a hydroxidii na sorpci Sb v pidach byl pozorovan v mnoha studiich (Gleyzes et
al., 2002; Chen et al., 2003; Butler et al., 2005; Manaka et al., 2006; Mitsunobu et al., 2006).
Ve vétsing piipadu Sb pozitivné koreluje zejména s Fe oxidy (Gal et al., 2006, Deneys et al.,
2008), avSak Muller et al. (2002) pozorovali pfi studiu jezernich sedimentii preferen¢ni sorpci

Sb na oxidy Mn.



Nejsilngjsi sorpci vykazuje Sb(l11) na hydratované oxidy, ktera klesa v tomto poradi MnOOH
> Al(OH); > FeOOH, pti¢emz se vzristajicim pH se snizuje schopnost Sb sorbovat. Pti pH 6
bylo az 80 % Sb fixovano vSemi fazemi, zatimco maximalni sorpce na Al a Fe oxidy byla

zaznamenana pii pH 7 — 8 (Tahanabalasingam et Pickering, 1990).

Sb(V) vykazoval oproti Sb(III) mnohem silnéjsi sorpci na Fe hydroxidy v zavislosti na pH, s
maximalni sorpci pti pH 7 (Leuz et al.,, 2006b). Pfi studiu sorpce Sb(V) na amorfni Fe
hydroxidy bylo zjisténo az 95 % Sb imobilizovaného v rozmezi hodnot pH 2,5 — 7
s maximem pii pH ~ 4 (Tighe et Lockwood, 2007; Ambe, 1987). Vazba Sh(V) na goethit se
pak ukazala byt efektivni v Sirokém rozmezi pH, avSak mén¢ vyrazna, nez u As(V) (Leuz et
al., 2006b). To mize mit dopad na mobilitu a biologickou dostupnost Sb(V) v ptirodnich
podminkach se specifickym pH (Wilson et al., 2010).

V souvislosti s organickou hmotou zacal byt Sb intenzivné Studovan v posledni dekadé
(Ceriotti et Amarasiriwardena, 2009). Neutralni formy Sb(IIl) jako Sb(OH)3" se v b&znych
ptirodnich podminkach snadno vazi na organické kyseliny, a to az 30 % z celkového Sb
(Filella et al., 2002b; Buschmann et Sigg, 2004). Pilarski at al. (1995) uvadi pro Sb(IIl) pH
sorpéniho maxima kolem 4, avSak poukazuji také na odliSné mnozstvi adsorbovaného Sb(III)
pochézejiciho z organickych a anorganickych slou€enin. Tyto rozdily jsou pfisuzovany
specifickym mechanismiim sorpce, jako je protonace organickych kyselin ¢i vazba na jiné
komplexy, ¢imz je redukovana afinita Sb(lll) k povrchu samotnych organickych kyselin.
Mechanismy sorpce Sb(III) na huminové latky s fenolovou, karboxylovou a hyroxyl-
karboxylovou skupinou jsou zaloZeny na ligandové vyméné mezi negativné nabitymi Sb
komplexy a karboxylovou skupinou (Tella et Pokrovski, 2009). Mira stability sorpce Sb(lll)
také mize byt zvySena chelataénimi procesy, vazbou s vodikovymi mustky nebo kationty

kovli (Wilson et al., 2010)

Steely et al. (2007) studovali sorpci Sb(V) na pidni organické kyseliny u kontaminovanych
pad stfelnic. Poukézali na vysoké obsahy pevné vazanych komplexti Sb(V) v pudnich
organickych horizontech. Formy Sb(Ill) byly zjiStény pouze v minoritnim mnoZstvi, nebot

vétSina Sb(III) byla organickymi kyselinami oxidovana na Sb(V) formy.

Ze studia sorpce Sb v povrchovych a podpovrchovych horizontech americkych ptd bylo
zjiSténo, ze se zvySujicim se obsahem jilovych a prachovych c¢astic stoupalo i mnoZstvi

adsorbovaného Sb, zatimco vazba na amorfni ¢i krystalické oxidy potvrzena nebyla. Relativni



sorpce Sb byla vyssi u pid minerdlnich nez u pid bohatych na organickou hmotu (King,

1988).

3.3.2 (Ko)precipitace Asa Sb

Mobilita As a Sb v mineralnich ptidach je spojena zejména s procesy oxidace a rozpustnosti
primarnich minerali bohatych na tyto polokovy (Ashley et Lottermoser, 1999).
Naptiklad mobilni As mobilizovany pii t€zbé sulfidickych rud precipituje za oxida¢nich
podminek a kyselého pH ve formé sekundarniho mineralu scodoritu (FeAsO4.2H,0) (Vink,
1996). Postupnym rozpousténim scodoritu je pak As uvoliiovdn do okolniho prostfedi, kde
nasledné koprecipituje s nové se vytvarejicimi hydroxidy jako Fe(OH); (Zhu et Merkel,
2001).

Obrazek 3. Mikroskopicky snimek Schafarzikitu (FeSb,O4) v métitku 100 pm (Filella et
al., 2009).
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Stejné tak Sb mobilizovany postupnym zvétravanim stibnitu (Sb,Ss3) se v pidnim prostiedi
akumuluje predevsim nasledkem koprecipitace S amorfnimi hydroxidy, jako je schafarkizit
(FeSh,04) zobrazeny na obrazku 3 (Ashley at al., 2003; Filella et al., 2009) a v alkalickych
podminkach s Ca ve fazich typu Ca(Sb(OH)s), (Johnson et al., 2005).

3.4  PUDNI/SEDIMENTARNI OXIDY

3.4.1 Fe(lll) oxidy

Sekundarni pidni Fe(Ill) oxidy vznikaji oxidaci Fe(Il) za specifickych reakénich teplot.
Postupné pak tedy Fe(II) oxiduje na wustit (FeO), magnetit (Fe3O4) a koneénym produktem je
nejstabilng;jsi oxid Fe(IIl) hematit (a-Fe,O3) (Yuan et al., 2012).

Zpravidla vsak Fe oxidy vznikaji zvétravanim primarnich Fe sulfidi napiiklad podle nize

uvedenych rovnic (1) a (2) (Murad et Rojik, 2004).

(1) 2FeS, + 705+ 2 H,0 — 2 FeSO,4 + 2 H,SO4
(2) 4 FeS; +15 0, + 10 HO — 4 FeOOH + 8 H,SO,4

Z rovnic vyplyva, ze oxidace Fe(Il) sulfidi vede k tvorbé Fe(Il) sirant, které v zavislosti na
mnozstvi obsazené vody tvofi rizné mineraly jako melanterit, ferrohexahydrit, siderotil,
rozenite a szomolnokit. Zelezo Fe(Il) je v téchto minerdlech vysoce stabilni v kyselém
prostiedi, avSak pii del§im pusobeni atmosférického kysliku je Fe(ll) ¢aste¢né nebo plné
oxidovan a tvofi Fe(lll) slouceniny. Nasledné jsou tyto slouc¢eniny hydrolyzovany na Fe(III)
oxy-hydroxidy. Mezi nejcastéjsi koncové produkty oxidacnich procest Fe(Il) v oblastech
postizenych dalni cCinnosti jsou pak jarosit ((K,Na)Fe3(SO4)2(OH)s, schwertmannit
(FegOg(OH)6S0,), goethit (a-FeOOH) a ferrihydrit (FesHOg.4H,0) (Murad et Rojik, 2004).
Ferrihydrit ¢asto vznika spolu s goethitem rychlou oxidaci Fe(Il) v prostiedi s nestalym redox
potencialem. Vliv na vyslednou formu Fe oxidu pak maji zejména v pudé obsazené humické
latky, které zptsobuji majoritni sraZeni ferrihydritu. Hlavnimi inhibitory sraZeni goethitu jsou
pak rozpustény SiO, a fosfaty (Schwertman, 1993). Identifikace ferrihydritu (obrazek 4) je

vysoce komplikovana, nebot’ se v pudnim prostiedi vyskytuje zpravidla v podobé zrn o
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velikosti ~ 10 nm. Vzhledem Kk velikosti ¢astic a tudiz vysokému sorpénimu povrchu

adsorbuje ferrihydrit zpravidla zna¢né mnozstvi prvki jako As a Sb (Murad et Rojik, 2004).

Obrazek 4  Mikroskopicky snimek ferrihydritu (Loan et al., 2002)

Experimentalni studie na syntetickych systémech ukazaly, ze schwertmannit je postupné
transformovan na goethit (Bigham et al., 1996; Carlson et Schwertman, 2005). Gagliano at al.
(2004) tyto zavéry potvrdili i v mokiadnich ekosystémech, kde byl goethit stabilni i
v dlouhodobém c¢asovém horizontu. Stejné tak byl goethit v piirodnim prostfedi kone¢nou

fazi pii degradaci ferrihydritu specifickymi vlaknitymi fasami (Singh at al., 1999).

Dal$im sekundarnim minerdlem vznikajicim oxidaci Fe(Il) je lepidocrocit (y-FeOOH), ktery
je méné béznym produktem napt. v odpadnich materialech povrchovych dold. Lepidocrocit
vznika misto goethitu v prostiedi s nizkym obsahem CO, (Schwertmann, 1985) a jeho
struktura se vytvari v zavislosti na pH, pficemz lepsi krystalinitu vykazuje, pokud je

formovan v alkalickém prostedi (Schwertmann et Fitzpatrick, 1977).

12



3.4.2 Mn(l11/IV) oxidy

Je znamo vice jak 30 Mn(III/IV) oxidi vyskytujicich se v zivotnim prostiedi a vznikajicich
zejména na rozhrani litosféry a hydrosféry. To ma za nasledek vyznamné koncentrace
Mn(III/IV) oxidi zejména v sedimentech moii a jezer. V pidnim prostiedi pak tyto oxidy
ovlivitluji tadu chemickych procesi a jeho celkové chemické slozeni (Post, 1999).

Mikroskopicky snimek nespecifikovaného Mn oxidu je uveden na obrazku 5.

Oxidy Mn(III/IV) zpravidla vznikaji v aerobnim prostfedi oxidaci Mn(I) mobilnich forem
podle nasledujicich rovnic (3) a (4) (Martin, 2003).

(3) O, +4Mn** + 6H,0 — 4MnOOH(s) + 8H'
(4)  2H,0 + Mn** — MnO, + 4H*

Nejb&zn&jsimi prirozenymi Mn oxidy jsou todorokit ((Ca, Na, K)x(Mn**, Mn*?)s01,.3,5.H,0)
(Post and Bish, 1988) a birnessit ((Na, Ca)Mn;014.2,8.H,0) (Post et Veblen, 1990), ktery se
v pidach a sedimentech vyskytuje v podobé velmi malych aZz nanometrickych C¢astic.
Struktura byrnessitu je vrstevnata. Jednotlivé vrstvy se stejné jako u vétSiny ostatnich Mn
oxidil skladaji ze spojenych oktaedri MnOg a jsou od sebe oddéleny vrstvou molekul vody
(McKenzie, 1989; Post, 1999; Kim et al., 2002). Birnessit ma specificky povrchovy naboj,
redox potencial a schopnost kationtové vymeény, ktera pii pH 8,3 mize pfevySovat i schopnost
montmorillonitu sorbovat stopové kovy (Morgan et Stumm, 1965). Birnessit proto hraje
vyznamnou roli pii kontrole chovani riznych stopovych prvkl ve vodnim i piidnim prostiedi
a diky efektivni kationtové sorpci miize byt vyuzivan pii remediaci ptid (McKenzie, 1989;
Post, 1999; Kim et al., 2002).

Piirodni birnessit ma stejn¢ jako synteticky (5-MnO,) nejcastéji hexagonalni strukturu
S riznym poctem volnych kationtovych mist v krystalické struktuie, coz vede k silné sorpcni
kapacité pro tézké kovy (Appelo et Postma, 1999; Manceau et al., 2002). McKenzie (1980)
uvadi sled sorpénich schopnosti pro jednotlivé stopové kovy Pb?* > Cu®* > Co®* > Ni?* >
Zn?*> Mn** > Ca** > Mg”*. Maximalni sorpce kovll na birnessit pak zavisi na poctu a
rozlozeni volnych mist ve struktufe krystalické mtizky a Mn oxida¢nim stavu (Gaillot et al.,
2007; Zhao et al., 2010). Jiné studie poukazuji na pifimy vliv birnessitu pti oxidaci Se(IV) na
Se(VI), Cr(I1l) na Cr(VI) a As(lll) na As(V) (Huang, 1991; Manceau et Charlet, 1992; Scott
et Morgan, 1996).
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Dalsimi bézn¢ se vyskytujicimi Mn(III/IV) oxidy jsou napt. pyrolusit a ramsdellit (MnO,),
nsutit (Mn(O,0H),, bixbyit (Mn,O3), hausmannite (Mn3O4), manganosit (MnQO), vernadit
(MnO;.nH,0). Obecné plati, ze thermodinamicka stabilita Mn oxidd je primarné ovliviiovana
teplotou a oxida¢nim potencidlem kysliku. S rostouci teplotou a snizujicim se parcialni tlakem
kysliku Mn(IIl) oxiduje ve sledu MnO; — Mn;O3 — Mn3O4 — MnO (Bystrom, 1949;
Zwicker et al., 1962; Chukhrow et al., 1978; Amankwah et Pickels, 2009).

Obrazek 5  Silikatova ¢astice s povlaky Mn(III/TV) oxidi (Vangk et al., 2008)

Za specifickych podminek vznikaji oxidaci Mn(I) Mn oxidy typu manganit (y-MnOOH)
(Dachs, 1963) a mén¢ Casto groutit (a-MnOOH) (Glasser et Ingram, 1968) a feiknechtit (B-
MnOOH) (Bricker, 1965). Nejstabilngjsi formou je manganit, ktery ma podobnou
krystalickou strukturu jako pyrolusit. Magnetit se nejCastéji vyskytuje v hydrotermalnich
oblastech a v aerobnim prostfedi za vysokych teplot byva ¢asto transformovan na pyrolusit

(Ddasgupta, 1965), se kterym také byva bézné zaménovan (Post, 1999).

14



35  MOBILITA A BIOLOGICKA DOSTUPNOST As A Sbh

3.5.1 Mobilita As a Sb

Mobilita As v pidnim prostiedi je ptimo zavisla na pidnim typu, charakteru ptdnich ¢astic,
pH a redox potencialu (Yan-Chu, 1994). Je prokazano, Ze je As v pud¢ vice imobilni, ¢im je
vy$§i redox potencial prostiedi (Mok et Wai, 1989). V kontaminovanych pudach byl imobilni
As zjistén v rozmezi hodnot redox potencidlu + 200 az + 500 mV a speciani analyza
prokazala majoritni zastoupeni As(V) forem. Pti nizkém redox potencialu (0 az -200 mV) byl
dominantni mobilni As(III) (Masscheleyn et al., 1991).

Mobilita As v pudach je ovliviiovana zejména pritomnosti oxidi a hydroxidd Fe(IIl),

Mn(III/TV) a Al(IIT), do jejichZ struktury je As potenciondlné absorbovéan.

Dalsimi dtlezitymi faktory, ovliviiujicimi mobilitu As jsou obsah organické hmoty
v zavislosti na pH. Mobilni As(V) formy byly pozorovany v kyselém prostiedi humoznich
pud (Tye et al., 2002). V mirn¢ kyselém prostfedi je mobilita As limitovana sorpci na
organické latky, pokud je vSak pH neutralni, je As(V) redukovan na As(lll), ktery ptudnim
profilem snadno migruje spolu s organickymi latkami (Shiralipour et al., 2002). Mobilita As
je tedy pfimo zavisla na druhu a mnozstvi organickych kyselin (Kumpiene et al., 2008).
Jednim z mozZnych vysvétleni je, Ze zaporné nabité organické latky konkuruji As v sorpci na
pudni Castice, coz vede ke snizené moznosti As sorbovat a tudiz k jeho zvySené mobilité (Lin
et al.,, 2008). Naopak jiné studie prokazaly snizenou schopnost mobility As po aplikaci
vétsiho mnozstvi organické hmoty (Xu et al., 1991; Cao et Ma, 2004; Perez-de-Mora et al.,
2007).

Mobilitu As na kontaminovanych i nekontaminovanych pidach studovali Huang a Matzner
(2007). Nejvyssi koncentrace extrahovatelného (mobilniho) As byly prokazany v organickych
horizontech lesnich pid a povrchovych mineralnich horizontech u pid trvalych travnich
porostl. Akumulace As v organicky bohatych horizontech miize byt nasledkem vysoké afinity
As Kkhuminovym kyselindm. Nejvyssi hodnoty celkového Asi: pak byly zjistény

Vv podpovrchovych iluvialnich horizontech obohacenych o jil a organické latky.

Z vétsiny studii vyplyva, ze vys$i mobilitu a chemickou extrahovatelnost vykazuje As oproti
Sb (Ettler et al., 2007). Gal et al. (2007) vSak zaznamenali vy$$i mnozstvi mobilniho Sb nez
As v byvalé dilni oblasti Glendinning ve Skotsku. Potencidln¢ mobilni Sb a As byly
Z pudnich vzorki extrahovany 1 M NHsNOs.
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Distribuci Sb metodou SEP (sekvenc¢ni extrakce) a BCR (modifikovana sekvencni extrakce
BCR) studovali Ettler et al. (2010) u pud kontaminovanych Pb metalurgickym primyslem
v okoli P¥{brami. Nejvice mobilniho Sb bylo prokédzéano v reziduélni frakei (az X000 mg.kg™)
oproti As, ktery je v redukovatelné frakci primarné vazan na Fe oxidy a hydroxidy. To
odpovida dominantni vazbé Sh na organickou hmotu, a to pfedevsim v nadloznim organickém
horizontu lesnich ptd. Vysoké koncentrace Sb v lesnim opadu mohou byt zpiisobeny zejména
akumulaci suché i mokré depozice Sb listy stromt. Vyrazné nizs$i koncentrace Sb (az 131

mg.kg'l) pak byly zjistény u zemédélskych pid.

Podobné hodnoty mobilniho Sb byly zjistény i u pid v okoli ¢inskych metalurgickych
podnikd, kde bylo sekvencni extrakci zjisténo nejvyS$$i mnozstvi Sb Vv rezidudlni a
redukovatelné frakci (He, 2007). U kontaminovanych ptid ve Spanélsku dospéli Murciego et

al., (2007) ke stejnym zavéram extrakci Sb destilovanou vodou.

Analyza SEP byla provedena také u spadem kontaminovanych lesnich ptid z okoli Cernobylu.
Zde bylo v nadloznim organickém horizontu prokazano vice jak 50 % antropogenniho Sb ve
vyménné frakci. Ze zbyvajictho mnozstvi Sb pak bylo pouze 25 % zjiSténo ve vazbé& na
organickou hmotu a 25 % Sb bylo silné vazano na pidni ¢astice, zejména pak jilové mineraly
(Carbol et al., 2005).

Sekvencni extrakéni analyza byla aplikovana i pii studiu mobility Sb v ptidnich sedimentech.
Vice nez polovina z Sb ve studovanych sedimentech byla vazana na extrahovatelné Fe a Al
oxidy. Naopak u kontaminovanych sedimentl v blizkosti metalurgickych provozi bylo
mnozstvi Sb vazaného na extrahovatelné formy Fe a Al > 20 % a vétSina Sb byla pfitomna v
chemicky stabilni formé& (Crecelius et al., 1975). Mobilitu Sb v anaerobnich sedimentech
studovali i Brannon a Patric (1985). Ti odhalili, ze vétSina piirozeného sedimentarniho Sb

byla vazana na relativn¢ imobilni oxidy Fe a Al.

3.5.2 Biologicka dostupnost As a Sb

Primarnim metabolickym zpracovanim As probihajicim v mikroorganismech je methylace

(Bissen et Frimmel, 2003).

Cullen a Reimer (1989) uvadéji, ze ve slouceninach s anorganicky vazanym As (H3zAsOs,

H,AsO, a HAsO,) jsou bakterie schopny nahradit hydroxylovou skupinu methylovou
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skupinou. Methylové slouceniny obsahujici As jsou nasledné v anaerobnim prostiedi
bakteriemi a houbami transformovany na organické formy As (AsH3, H,AsCH3, HAS(CHs), a
As(CHs)3). V aerobnim prostiedi je za probihajici volatilizace methylovy As oxidovan zpét na

anorganické formy.

Arseni¢nany As(V) vstupuji do rostlin podobnymi mechanismy jako fosfaty, a to diky
transportérim s vysokou afinitou prave k fosfatim. Tyto transportéry jsou ulozeny predevsim

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

Studie na huseni¢ku rolnim (Arabidopsis thaliana L.) ukazaly v rostlinném metabolismu
pritomnost vice nez 100 rdznych fosfatovych transportéri. Dale byly rozpoznany AS
tolerantni mutagenni druhy huseni¢ku, u nichz se vyskytly transportéry s vyrazn&jsi afinitou
k fosfatim, nez u divoce rostoucich jedinci. Tyto rostliny pak vykazovaly velkou schopnost

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

Na rozdil od arzeni¢nanti neni transport arsenitant inhibovan fosfaty, ale glycerolem a Sb
(Meharg et Jardine, 2003). Soucasné studie poukazuji i na vyznamny Vliv aquaporinovych
bilkovinnych kanalkd pii transportu As do bunééného systému rostlin (Bienert et al., 2008b;
Isayenkov et Maathuis, 2008; Ma et al., 2008b). Tyto kanalky hraji kli¢ovou roli pfi kontrole

obsahu membranové vody V buiice.

V/stup arsenitanti do rostlin je zminovan ptredevsim v souvislosti s redukénimi podminkami
ryzovist (Zhao et al., 2008). Vzhledem k podobnosti kyseliny kiemicité a kyseliny arsenité
Ma et al. (2008) identifikoval jako primarni vstupy As do kofenovych bunék ryze transportéry
Si. Ma et al. (2008) také potvrdili vétsi schopnost akumulovat As enzymaticky mutovanymi

jedinci oproti divoce rostoucim rostlindm ryze.

Informace 0 mechanismech biologické dostupnosti organickych forem As doposud nejsou
prili§ znamé. Raab et al. (2007b) studoval mnoZzstvi akumulovaného methylového As v MMA
(kyselina monomethylarsenitd) a DMA (kyselina dimethylarseni¢na) u riznych druhii rostlin.
Zjisténé mnozstvi akumulovaného organického As v dennich pokusech bylo az o 1/5 mensi

nez u anorganického As.

Arsen je po poziti Clovékem velmi snadno vstfebavan gastrointestindlnim traktem.
Nejsnadnéji jsou absorbovany organické formy As (az 100 %), dale anorganicky As(I11) (80
%) a nejméné (60 %) jsou organismem vstiebavany As(V) formy (Gebel, 1997). Nasledné je
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As ukladan zejména v jatrech a ledvinach, ale i v ktzi, vlasech, nehtech a kostech (Hall,
2002).

Transport Sb byl prokazan u bakterii (Escherichia coli L.), kvasinek (Saccharomyces
cerevisiae L.) a prvoku (Leishmania major L., Leishmania tarentolae L.). Mikroorganismy

transportuji neutralni molekuly Sb(OH)3 pomoci aquaglyceroporinovych kanalkl (Tschan et

al., 2010).

Okkenhaug et al. (2011) studoval biologickou dostupnost Sh na exemplarnich suchozemskych
rostlinach. Nejvyssi koncentrace byly zjistény u ramie sné¢hobilé (Boehmeria nivea L.), kde
dosahly hodnot ~ 500 mg Sb.kg™. Nejniz§i koncentrace pak byly prokazany u trav
(Eremochloa ophiuroides L.). Specia¢ni analyza ukazala, ze ze 70 % je ve stoncich rostlin
ptitomen Sb(V), kdezto Sb(III) je obsazen pouze ze 30 %. Bioakumulacni koeficienty (BAC
= koncentrace prvku v rostliné/koncentrace prvku v prostiedi) se pohybovaly pfiblizné¢ kolem
hodnoty 5. Hyperakumula¢ni vlastnosti byly prokazany pouze u turanky kanadské (Conyza
canadensis L.), kde se BAC koeficient pohyboval kolem hodnoty 76.

Pan et al. (2011) zaznamenali u kukufice (Zea mays L.) vétsi schopnost nadzemnich ¢&asti
akumulovat Sb oproti kofeniim. Naopak u vodnich druhil byla zaznamendna vyznamné;jsi

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

Tschan et al. (2010) pfi studiu akumulace Sb kukufici a slunecnici pozoroval rozdily
v akumulaci pfi nizsich koncentracich Sb v pidé. Po zvyseni koncentrace Sb se schopnost

akumulace rostlinami zacala snizovat. Pii nejvy$§im obsahu Sb v piadé byl transport Sb

cv w7

Soucasné studie ukazuji, ze Sb vyuziva neselektivni vstupy do rostlin pfes apoplasty obsazené
v endodermis vnéjSich casti kofenového systému, odtud je nasledné translokovan do
centralniho kofene a dale do cévnich svazkii. Dal§i moznosti transportu Sb je pak stejné jako
u mikroorganismu vstup pifes aquaglyceroporinové kanalky (Tschan et al. 2009). Vyrazné
rozdily ve schopnosti akumulace Sb rostlinami na kontaminovanych pidach zobrazuje

tabulka 1.

Ackoliv je mobilita a biologickd dostupnost Sb v kontaminovanych ptidach relativné nizka,
byly vysoké koncentrace Sb (az 1400 mg.kg™) pozorovany v houbach. Tento jev je
vysvétlovan specifickym biochemickym mobilizaénim systémem hub oproti rostlindm

(Borovicka et al., 2006).
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Tabulka 1 Rozdil ve schopnosti riznych rostlin akumulovat antropogenni Sb (upraveno
podle Hammel et al., 2000).

Rostlina Orgén / Rostlinna &ast Obsah
tekanka, Spenat, polnicek kozlicek, list

dvouletad petriel, mrkev

kapusta, jednoleta petrzel list

kukufice stonek

cibule, mrkev, ¢ervené fazole zasobni organy
oves Zrno

traviny stonek
cukrova fepa list

pSenice, jeCmen, Zito, kukufice zZrno

cukrova fepa, brambory zasobni organy
rajCata plod

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

detailn¢ vysvétleny (Filella et al., 2002).

V lidském organismu je Sb akumulovan primarné jatry a ledvinami (Elinder et Friberg, 1986).
Diky znamé afinit¢ k erytrocytim jsou obvykle zvySené obsahy Sb (po intoxikaci)

pozorovany V krvi a slezin¢ (Gebel, 1997).

3.6 TOXICITAAsSASDH

Akumulace As v potravinaiskych plodinach muze predstavovat zdravotni riziko jak pro

hospodarska zvitata, tak i pro lidsky organismus (Zhao et al., 2009).

Obecné plati, ze anorganicka forma As vykazuje vyssi toxicitu nez organicka forma a As(l11)

je toxictejsi nez As(V) (Filella et al., 2002a).

Vétsina popsanych toxikologickych vlastnosti As je vysvétlena vysokou afinitou
k sulthydrylové (-SH) skupin€, coz ma za nasledek inhibici velkého mnozstvi enzymi (Gebel,
1997). Tento jev je ptic¢inou neschopnosti bun¢k spravné replikovat DNA, coz muze vést ke

vzniku karcinomu kiize, plic, jater, ledvin apod. (Bates et al., 1992).
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Detoxikace organismu od anorganického As je ¢aste¢né mozna pomoci procesu methylace,
¢imz se snizi afinita As k tkanim. Tento enzymaticky proces vede k vazbé As na organické
slou¢eniny (MMA, DMA), které jsou nasledné vylu¢ovany moc¢i (Fischer et al., 1985; Elinder
et Friberg, 1986). Moznost methylace je vSak omezena dennim piijmem As, ktery nesmi

pfesahnout hodnotu 500 pg.den™ (Pontius at al., 1994).

Letalni davka (LDsp) As pro dospélého Cloveka je v organickych slou¢eninach az 8000 mg
As.kg™! a u anorganicky vazaného As se tato hodnota pohybuje od 4,5 mg.kg™ az po 34,5 mg
As.kg? (Yamauchi et Fowler, 1994). Bylo prokazéano, Ze jedinci vystaveni dlouhodobé
intoxikaci As jsou vici nepfiznivym ucinklim vice odolni, neZ jedinci vystaveni narazove

zvysené davce As (Morton et Dunnette, 1994).

Hindmarsh (2000) zminuje akutni toxicitu po poziti velkého mnozstvi As projevujici se
bolesti biicha, zvracenim a té¢Zky prijmem. Dale mtze intoxikace As vést K renalni nekroze a

syndromu akutni respiracni tisné.

Chronicka intoxikace As mlize vykazovat mnoho nespecifickych priznakl jako je chronicka
slabost, ztrata reflexd, unava, gastritida, kolitida, nechutenstvi, ztrata hmotnosti a vypadavani
vlasti. Dlouhodobé expozice prostiednictvim kontaminovanych potravin nebo vzduchu ma za
nasledek hyperkeratozu (nadmérné ztlusténi a rohovaténi ktze), hyperpigmentaci (zvyseny
vyskyt pigmentovych skvrn), kardiovaskularni onemocnéni, poruchy periferniho cévniho a
nervového systému, obéhové poruchy, ekzémy a volné kiehké nehty s bilymi pficnymi

skvrnami (Bissen et Frimel, 2003).

Filella et al. (2002a) poukazuje na fakt, ze Sb je v soucasnosti diky nedostate¢nym znalostem
0 jeho toxicité kontaminantem vysoce sledovanym jak agenturou pro ochranu zivotniho
prostiedi (US EPA), tak i Evropskou unii. Antimon je také podle Basilejské umluvy prvkem
zafazenym na seznamu nebezpecnych latek a jeho maximalni pfipustné mnozstvi v Zivotnim

prostiedi je upraveno legislativng.

vvvvvv

slouceninach, Sb(III) je toxic¢t&jsi nez Sb(V) formy (Filella et al., 2002b) a také ze Sb(V) je
organismem vyluc¢ovan rychleji nez Sb(lll) (Stemmer, 1976).

Gebel (1997) dale uvadi, ze na rozdil od As neni Sb methylaci a konjugaci s glutathionem
odbouratelny ve vétsi mife, nebot’ mnozstvi redukovaného Sb(lll) a oxidovaného Sb (V) je pfi

danych metabolickych procesech piiblizn¢ stejné.
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Dalsi informace o toxicité¢ Sb jsou pouze ¢asteéné, nicméné karcinogenita v souvislosti

s lidskym organismem nebyla dosud prokazana (Gebel, 1997).
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4. MATERIALY A METODIKA
4.1 POUZITE MATERIALY

Adsorbentem (nosi¢em) pro zvolené syntetické Fe- a Mn-hydr(oxidy) byl pouzit kiemenny
sklaisky pisek ST 08 distribuovany firmou Sklopisek Sticle¢, a.s. s garantovanym obsahem
99,8 % SiO,.

Povlaky na kiemenném pisku byly Fe- a Mn- (hydr)oxidy ferrihydrit (5Fe,03.9H,0), goethit
(0-FeOOH) a birnessit (K4sMn14027.9H,0). Zachyt gibbsitu na SiO; nebyl efektivni, tudiz byl

Z experimentalni ¢asti prace vyloucen.

Kontaminanty As a Sb pochazely zjednoprvkovych vodnych Kkalibra¢nich roztoku
ASTASOL. Vychozimi latkami byly ryzi As a Sb.

42 PRIPRAVA SYNTETICKYCH SYSTEMU Fe- A Mn-(HYDR)OXIDU
KONTAMINOVANYCH As A Sb

4.2.1 Priprava syntetického ferrihydritu a goethitu

Syntetické Fe(Ill) oxidy byly pfipraveny dle metod publikovanych Schwertmanem a
Cornellem (2000), pfi kterych byl k 1 M roztoku Fe(NO)3 rychle pfidavan 5 M roztok KOH.
Vznikly precipitat odpovidal ferrihydritu. Pro ptipravu goethitu byl vyuzit ferrihydrit tak, ze
byl kvantitativné pfeveden do 2 L PE lahve a po dobu 60 hodin zahtfivan na teplotu 70 °C.

Vznikla srazenina byla peclivé promyta deionizovanou vodou a usu$ena.

4.2.2 Priprava syntetického birnessitu

Synteticky birnessit byl ptipraven dle metody publikované McKenziem (1971) tak, ze byl 1
mol koncentrované HCI za intenzivniho michani ptidavan k vroucimu roztoku 0,5 M KMnQ,.
Vznikléd suspenze byla vaifena po dobu 10 minut. Po uplynuti stanovené doby byl precipitat
Mn oxidu odfiltrovan a dikladné promyt deionizovanou H;O. Jeho suseni probihalo za teplot
do 40 °C tak, aby bylo zamezeno piipadné rekrystalizaci Mn oxidu na jinou krystalickou

modifikaci.
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4.2.3 Sorpce goethitu a ferrihydritu na k‘emenny pisek

Pfi sorpci ferrihydritu a goethitu na zrna SiO; se vychazelo ze znalosti povrchovych vlastnosti
a zejména pHzpc. V prvni fazi bylo pfipraveno 800 ml 0,01 M roztoku NaNOj3 upraveného
pomoci HNO3z na pH 5. Do tohoto roztoku byl pifidan ,,Cisty” Fe oxid (ferrihydrit nebo
goethit), vysledna smés byla michédna po dobu 24 hodin pro ziskani ustalené hodnoty pH
(nasledné upravena na puvodni hodnotu) a zaroven rozruSeni vétsich zrn oxidu, tj. vytvoreni
suspenze. Nasledné bylo k suspenzi ptidano 200 g SiO,, tak aby byl zajistén pomér oxid /
Si0, 100 mg / 2,5 g. Smés byla dale tiepana po dobu 24 hodin. Nasledovalo dikladné
promyti modifikovaného SiO, roztokem 1M NaNOj; pro ziskani pouze pevné vazaného
ferrihydritu / goethitu.

4.2.4 Sorpce birnessitu na kiemenny pisek

Pii sorpci birnessitu byl pouzit stejny postup jako u ferrihydritu a goethitu, pouze bylo
zvoleno jiné pH inicialniho roztoku (1,9) s ohledem na odlisné povrchové charakteristiky Mn

oxidu.

4.2.5 Kontaminace modifikovaného SiO; pisku As a Sb

Pii kontaminaci SiO; (s povlaky jednotlivych Fe a Mn oxidi) byla pouzita smés
jednoprvkovych kalibra¢nich / standartnich roztoki o koncentraci 100 mg As a Sh.L™. K 20 g
SiO; bylo ptidano 80 mL roztoku As + Sb upraveného roztokem NaOH na pH 5.

4.3 POUZITE EXTRAKCNI METODY

4.3.1 Extrakce deionizovanou H,O

Do centrifugacni kyvety byl vlozen vzorek spolu s deionizovanou H,O v poméru 1:10 (pevna
faze:roztok) a nasledné byl tiepan 2 hodiny (Flynn et al., 2003). Po uplynuti stanovené doby

byla centrifugaci odddélena pevna faze od extraktu a ten byl nasledné analyzovan.

4.3.2 Extrakce roztokem 0,01 M CaCl»

Do centrifugaéni kyvety byl vlozen vzorek spolu s 0,01 M CaCl, v poméru 1:10 (pevna
faze:roztok) a nasledné byl tfepan 2 hodiny (Novozamsky et al., 1993). Po uplynuti stanovené

doby byla centrifugaci odddélena pevna faze od extraktu a ten byl nasledné analyzovan.
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Mchanismus oxyaniontové extrakce (Sb, As) je zalozen na principu vymény s Cl” ionty (Keon
et al., 2001). Roztok 0,01 M CacCl; je pouzivan k extrakci rizikovych prvki diky podobnym
vlastnostem, jaké vykazuje pudni roztok (Houba et al., 1996).

4.3.3 Extrakce roztokem 1 M HH4NO3

Do centrifugani kyvety byl dan vzorek spolu s1 M HH4NO3; v poméru 1:2,5 (pevna
faze:roztok) a nésledné byl tiepan 2 hodiny (Hammel at al., 2000; Nakamaru et al., 2006). Po
uplynuti stanovené doby byla centrifugaci odddélena pevna faze od extraktu a ten byl

nasledné analyzovan.

Mechanismus oxyaniontové extrakce (Sb, As) je zalozen na principu vymény s NO3™ ionty

(Ettler et al., 2007).

4.3.4 Extrakce kyselinou diethylentriaminpentaoctovou (DTPA)

Roztok kyseliny diethylentriaminpentaoctovou (DTPA) v 0,01 M CaCl, byl upraven na pH
7,3 pomoci 0,1 M triethanolaminem (TEA) (Lindsay et Norvell, 1978). Do centrifugacni
kyvety byl pfidan upraveny roztok DTPA spolu spevnou fazi vpoméru 1:5 (pevna
faze:roztok) a tfepan 2 hodiny (Ettler et al., 2007).

wevr

DTPA preferovana diky vy$Simu poctu karboxylovych funk¢nich skupin (Quevauviller,
1998).

4.3.5 Extrakce roztokem 0,1 M Na,HPO,

Do centrifugacni kyvety byl vlozen vzorek spolu s 0,1 M Na;HPO4 v poméru 1:10 (pevna
faze:roztok) a nasledné byl tfepan 2 hodiny (Nakamaru et al., 2006; Ettler et al., 2007). Po
uplynuti stanovené doby byla centrifugaci odddélena pevna faze od extraktu a ten byl

nasledn¢ analyzovan.

4.3.6 Pseudototalni rozklad luéavkou kralovskou

Vzorek o hmotnosti 1 g byl pomoci mikrovinné pece (Mars-5, CEM, USA) rozlozen ve 12

mL roztoku lucavky kralovskeé.
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5. VYSLEDKY

Z grafu 1 je patrné, Ze nejvétsi schopnost uvolilovat As se ukdzala u birnessitu, a to pfi
extrakci kyselinou DTPA. Nejvice imobilniho As bylo absorbovéno na ferrihydritu. Z Fe-
(hydr)oxida celkové nejefektivnéji extrahoval As roztok 0,1 M NayHPO,4. Nejméné As pak
bylo extrahovano roztokem 1 M NH4NO;, a to ze vSech tfi modelovych Fe- a Mn-
(hydr)oxidd.

Graf 1Extrakce As z jednotlivych systému Fe- a Mn-(hydr)oxidu.
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Stejné jako u As bylo nejvice potencionalnd mobilniho Sb (8,82 mgkg™) uvolndno
Z birnessitu extrakci kyselinou DTPA. Na goethit byl absorbovéan pouze stabilni Sb, tj. nebyl
louZen Zadnym z extrak¢nich cinidel a na ferrihydrit pouze potencionalné mobilni Sb.
Z ferrihydritu pak bylo uvolnéno pfiblizné stejné mnoZstvi extrakci roztokem 0,01 M CaCl,
(2,79 mg.kg™) a kyselinou DTPA (2,90 mg.kg™).

Graf 2 Extrakce Sb z jednotlivych systému Fe- a Mn-(hydr)oxidu.
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Z pseudototalniho rozkladu lu¢avkou kralovskou bylo zjisténo, Ze nejvice Fe (375 mg.kg™)
bylo obsazeno v goethitu. Ferrihydrit pak obsahoval 353 mg Fe.kg™. Porovnanim celkovych
obsahit As a Sb se neprojevila zavislost mezi obsahem Fe v jednotlivych fazich a
absorbovanym mnoZstvim As a Sb. Extrakce Fe zvolenymi extrakénimi cinidly nebyla

efektivni. Nejvice Fe (8,82 mg.kg™) pak bylo mobilizovano kyselinou DTPA.

Graf 3 Extrakce Fe z jednotlivych systému Fe- a Mn-(hydr)oxida.
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Celkovy obsah Mn v birnessitu byl 524 mg.kg™. Efektivni se ukazaly byt oproti
(hydr)oxidim i extrakce mobilnich forem Mn (az 104 mgkg™). S celkovym obsahem

dobfte koresponduje mnozstvi absorbovaného Sb, coz ale neplati pro As.

Graf 4 Extrakce Mn z jednotlivych systému Fe- a Mn-(hydr)oxidu.
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6. DISKUSE

Prvni pouzitou extrak¢ni metodou byl vyluh v destilované H,O. Tato metoda extrahuje
mobilni biologicky dostupné formy As a Sb. Z grafu 1 je patrné, ze nejvice As bylo
extrahovano z povrchu birnessitu (13,4 mg As.kg™), coz odpovida témé&F poloving celkového
mnozstvi As. Toto naznacuje relativné slabou vazbu As na Mn oxid. Birnessit byl zaroven
jedinym sorbentem, U kterého byl mobilizovan Sbh (24,8 %), coz je patrné z grafu 2. Celkové
mnozstvi sorbovaného As a Sb na birnessit odpovidalo pfiblizn¢ stejné hodnoté (29,5 a 25,1
mg.kg™). Na Fe(lll) (hydr)oxidy byl v mobilni frakci vézan pouze As. Mobilni Sb
extrahovatelny destilovanou H,O nebyl zjistén. Mobilni As byl absorbovan zejména na
ferrihydrit, kde bylo vyluhem lucavkou kralovskou zjisténo i nejvy$si mnozstvi celkoveé
adsorbovaného As. Ackoliv obsah celkového As vazaného na goethit byl vyrazné nizsi,
mnozstvi mobilizovaného As V zavislosti na celkovém obsahu bylo pfiblizn¢ stejné jako u
ferrihydritu (~ 30 %). Velice nizky obsah potencionalné dostupného Sb (primérné 2,5 %
z celkového Sb) v souvislosti s piitomnosti Fe oxid v ptidé potvrzuji i Flynn et al. (2003) ve
své studii kontaminovanych pid Velké Britanie. Vodou extrahovatelnymi formami As
obsazenymi pievazn¢ v kontaminovanych pidach se zabyvali Szdkova at al. (2001) a Baroni
et al. (2005). Ob¢ studie zaznamenaly nizké koncentrace mobilni formy As (0,0 — 1,45 %),
coz mize byt stejné jako u Sb ovlivnéno pFitomnosti organickych latek a vlivem specifickych

fyzikaln&-chemickych vlastnosti redlného piidniho prostiedi.

Dalsi pouzité metody slouzi pro extrakci potencialné mobilizovatelnych forem As a Sb.
Extrakce CaCl, je bézné pouzivana u tady rizikovych kovt a slouzi pro simultaci jejich
extrakce pidnim roztokem. Podobné jako u destilované H,O byly koncentrace As ve vyluzich
v roztoku 0,01 M CaCl;, vyssi nez koncentrace Sb. Nejvyssi hodnoty As a Sb (12,1 a 5,76
mg.kg™) byly detekovany opét u birnessitu, kde se viak oproti destilované H,O projevila nizsi
extrahovatelnost As i Sb pomoci CaCl,. Téméf shodné obsahy As byly zjistény u vyluhi H,O
I CaCl, z obou fazi Fe(III) (hydr)oxidd. Antimon byl vyluhem CaCl; extrahovan z ferrihydritu
v druhé nejvyssi koncentraci po extrakci kyselinou DTPA. Mnozstvi extrahovaného Sb
z celkového obsahu Sb (~ 20 %) pak bylo shodné u ferrihydritu i birnessitu. Z goethitu nebyl
podobné jako u ostatnich cCinidel zadny Sb mobilizovan. Stejné jako u extrakce As
destilovanou H,O se pouzitim 0,01 M CaCl, zabyvali Szakova et al. (2001). Shodn¢ jako
V naSem experimentu zaznamenali velmi podobné extrakéni ucinnosti roztokd H,O a CaCl,

(0,02 — 1,22 %) pro potencionalné dostupny As.
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Nejméné u¢innym extrakénim ¢inidlem pro As v piipadé vSech modelovych vzorku byla 1 M
NH4NO;. V piipadé Sb vazaného na birnessit byl naopak roztok NH;NOjz; druhym
nejsilnéj$im Cinidlem. I pfesto bylo vSak z celkového obsahu Sb imobilizovano pouze ~ 25 %,
kdezto z birnessitu byl As imobilizovan az z ~ 30 %. Nejvyssi schopnost extrahovat As z
Fe(Ill) (hydr)oxidl byla zjisténa u vyluhu 0,1 M Na;HPO,4 U goethitu bylo mnozstvi
extrahovaného As (5,65 mg.kg™) az dvakrat vy$si neZ u ostatnich &inidel. Extrahovatelnost
As z birnessitu pomoci NayHPO,4 byla srovnatelnd s vyluhem v destilované H,O, ptficemz
bylo dosaZeno tém&t 48 % extrakce celkové vazaného As (29,5 mg.kg™). To miZe znamenat,
Ze byla na birnessit absorbovana zejména potencionalné mobilni frakce Sb. V piipadé Sb
nebyla u¢innost NagHPO, pfili§ vyznamna. Studiem mobility Sb pomoci extrakénich roztoka
NH4NO3; a Na;HPO,4 se zabyvali Nakamaru et al. (2006), a to na zemé&d¢lskych pidach
Japonska. Z jejich studie vyplyva, ze vétSina vazaného Sb byla v potencionalné mobilni formeé
s fosfatovou iontovou vymeénou nikoliv v mobilni vyménné frakci. To dobie koreluje i
s vysledky publikovanymi Ainsworthem a Cookem (1990). Vétsina Sb byla extrahovana

pomoci fosfatové iontové vymeény pusobenim roztoku NayHPOj.

Extrakce pomoci 0,005 M kyseliny diethylentriaminpentaoctové (DTPA) byva
uptednostiovana oproti kyseliné ethylendiamintetraoctové (EDTA) zejména diky vySSimu
poctu funkénich hydroxylovych skupin (Ettler et al., 2007). V naSem piipadé¢ byla DTPA
nejisinn&jsim extrakénim &inidlem As i Sb (14,8 mg As.kg™ a 8,82 mg Sh.kg™) asociovanych
birnessitem. Arsenu bylo z birnessitu extrahovano ptes 50 %, zatimco Sb ,,pouze* ~ 29 %
z jejich celkovych obsahd. Pii extrakci As a Sb z Fe- (hydr)oxidi byla u¢innost DPTA

srovnatelna s roztoky H,O a CaCl,.

Aplikaci statistickych metod Ettler at al. (2007) prokazali také zavislost (p < 0,05)
mobilizovaného As a Sb na obsahu amorfné€ vazaného Fe(Ill), coZ se v naSem piipad¢ pomoci
korelacni analyzy prokazat nepodafilo. Ackoliv z ferrihydritu bylo Fe mobilizovano vsemi
¢inidly, bylo mnozstvi extrahovaného Sb velice nizké. Prikazna korelace nebyla zjisténa ani u
As a Sb absorbovaného birnessitem (524,5 mg Mn.kg™), coZ potvrzuji i vysledky publikované
Ettlerem at al. (2007).

Extrahovatelnost As i Sb je podle nékterych studii provadénych na kontaminovanych piadach
(Ettler et al., 2007) zavisla na celkovém obsahu kontaminantd v jednotlivych systémech. Ten
je vSak ovlivnén i jinymi ptidnimi fyzikalné-chemickymi charakteristikami nez je obsah Fe- a
Mn-(hydr)oxidd, 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 stanoveni celkového obsahu As i Sb v jednotlivych Fe- a
Mn-(hydr)oxidech byl pouzit vyluh v lucavce kralovské. Birnessit vykazoval v tomto ohledu
relativné vysokou sorpéni kapacitu (29,5 mg As.kg™), ale i vysokou schopnost uvoliiovat As
(39,4 — 50,2 % z celkového As). Naopak ferrihydrit adsorboval nejvys$si mnozstvi As (45 mg
As.kgl), ale z toho bylo ,,pouze 13,5 — 23,1 % As mobilizovano b&hem extrakce. Nejnizsi
schopnost absorpce As vykazoval krystalicky goethit (16,4 mg As.kg™?), ktery ale oproti
ferrihydritu uvolnil az 34,4 % As. Schopnost retence Sb Mn- a Fe-(hydr)oxidy byla
prokazatelné niz$i, stejné jako tendence Sb byt mobilizovan rliznymi extrakénimi ¢inidly.
Oproti As byl Sb v maximalni koncentraci (25,1 mg Sh.kg™) asociovéan s birnessitem, ze
kterého byl i v nejveétsim mnozstvi nasledné uvolnén (17,2 — 35,1 % Sb). Na vyznamnou roli
Fe(Ill) (hydr)oxida pfi vazbé Sb poukazuje mnoho studii (Johnson et al., 2005; Tighe et al.,
2005; Gal et al., 2006). V nasem piipad¢ byl tento predpoklad také potvrzen. Ferrinydrit
adsorboval 17,1 mg Sb.kg™, zn&hoZ bylo extrakénimi &inidly vyjma destilované H,O
vylouzeno 11,4 — 17,0 % Sb z celkového obsahu Sb. Podobné jako u As prokazal nejnizsi
schopnost absorbovat Sb goethit (14,9 mg Sb.kg™). Na rozdil od birnessitu a ferrihydritu viak

neobsahoval Zadny Sb v mobilni ¢i potencidlné mobilizovatelné formé.

Ackoliv vliv Fe(IIl) na sorpci Sb byl prokazan, nelze souhrné potvrdit pfimy vztah mezi
vylouZenymi a celkové absorbovanymi obsahy studovanych kontaminantd na Mn- a Fe-
(hydr)oxidech. Schopnost jednotlivych ¢inidel imobilizovat As a Sb z modelovych systému
simulujicich readlné padni prostiedi byla v nasledujicim poradi DTPA > 0,1 M Na;HPO, >
H,O > 0,01 M CaCl; > 1 M NH4NOs.
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7. ZAVER

Predkladana diplomova prace méla za kol zhodnotit a porovnat jednotlivé rizné extrakcni
postupy pouzivané pii studiu mobility stopovych/rizikovych kovii a polokovi jako jsou As a
Sb. V souladu s ostatnimi studiemi byla prokazana silnd afinita As a Sb k Fe- a Mn-
(hydr)oxidim. ,,Nejslabsi* vazbu vykazoval birnessit, ze kterého bylo mobilizovano az 50 %
celkoveé vazaného As a az 30 % Sb. Arsen byl i v celkovém porovnani mobilné&jsi nez Sb a byl
nejpevnéji vazan Fe oxidy, resp. goethitem. Nejvyssi schopnost extrahovat mobilni nebo
potencionalné mobilizovatelné formy As asociovaného s Fe-(hydr)oxidy byl roztok 0,1 M
Na;HPO,4. V pfipadé birnessitu byl As nejvice mobilizovan DTPA. Ostatni c¢inidla
extrahovala As v porovnatelnych koncentracich. Antimon byl nejvice extrahovan pomoci
DTPA (17 — 35 %). Vazba Sb na goethit byla relativné pevna, tj. Sb nebyl mobilizovan
zadnym z pouzitych ¢inidel. Celkové byl tedy As sociovany jak s Fe-, tak i Mn-(hydr)oxidy
mobilizovan v nejvyssi mife roztokem 0,1 M Na,HPO, (23 — 45 %) a deionizovanou H,0 (15
— 46 %).
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