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Abstrakt

Diplomova prace vznikla jako soudast projektu TACR Zéta TJ01000015
(Aplikace odpadnich modifikovanych bio-materidld pro ¢isténi dudlnich vod)
a pfedklada postupy vyvoje, vyroby a vyuZiti produktu vzniklého dfevéného
biocharu modifikovaného Mg-Fe podvojnymi vrstevnatymi hydroxidy (LDHS)
o molarnim poméru 4:1. Cilem je vytvofeni nového materidlu schopného
efektivni a ekonomické sanace pfi odstrafiovani aniontll a kationtd kovu

a polokovl z dudlnich vod.

Nové vytvofeny kompozit LDH-biochar byl vyuzit pro odstrafiovani arsenu
a antimonu z vybranych dulnich vod na Slovensku vramci testovani
pfenosného kolonového zafizeni pfi remediaCnich aktivitach ve spolupraci
s firmou GEOtest a.s.

Biochar je v poslednich letech béZné vyuzZivanym materidlem k odstranovani
anorganickych kontaminanti z odpadnich vod a pro zvySeni jeho sorpénich
vlastnosti je nezbytna modifikace. Tu je mozné provést vyuzitim rlznych
materiall, jako Fe oxidy, Mn oxidy, LDHs. Podvojné vrstevnaté hydroxidy
(LDHs) jsou skupinou vrstevnatych materiall odvozenych od brucitu.
Jejich hlavni vyhodou je unikatni struktura, sorpéni vlastnosti a ekonomicka
vyroba. Modifikace pomoci LDHs je ovdem pro sorpci aniontl kovl dosud

nepfilis prozkoumanou metodou.

Soucasti diplomové prace je strucny teoreticky pfehled poznatkt o modifikacich
biocharu a o jejich efektivité v odstrafiovani kovu a polokovl, zejména As a Sb.
Experimentalni &ast prace je zaméfena primarné na kinetické experimenty,
kterymi byla vyhodnocena rychlost retence As a Sb z dulnich vod na kompozit
LDH-biochar a jeho porovnani s dalSimi materialy, v€etné odpadnich materiald,
modifikovanych biochar( a komeréné vyuzivanych materiald na bazi uhliku.
Geochemicko-mineralogickd charakteristika kompozitu LDH-biochar byla
vykonana pomoci rentgenové difrakéni analyzy (XRD) a skenovaci elektronové
mikroskopie (SEM).

KliCova slova: biochar, podvojné vrstevnaté hydroxidy, ddini vody,

metaloidy, remediace



Abstract

The thesis was formed as part of project TACR Zéta TJ01000015 (Application
modified waste bio materials for remediation of mining water) and submits
development, procedure and application of new incurred product. This product
made of wooden biochar was modified by Mg-Fe Layered Double Hydroxides
(LDHs) with molar ratio 4:1. The object of this work was creation a new capable
material to make effective and economical remediation of anions and cations

of metalloids from mining water.

Newly developed composite LDH-biochar was used for a removal of arsenate
and antimony from selected Slovakia mining water within testing of the portable
pressure sorption column device during remediation activities in cooperation

with company GEOtest a.s.

In recent years has been biochar widely used as a material for removing
inorganic contaminants from waste water. For increasing its sorption
characteristics was modification necessary. Modification can be done by using
of different materials as Fe oxides, Mn oxides or LDHs. Layered Double
Hydroxides (LDHs) are group of layered materials derived from brucite.
Main advantage is unique structure, sorption characteristics and economic
production. The modification using by LDHs is indeed for sorption of metal

anions, but still not explored method.

Component of this thesis is a brief theoretical overview of knowledge about
modifications of biochar and their efficiency in removing metalloids, especially
As and Sb, which were in the framework of this project. Experimental part
primary focus on kinetic experiments, showing rapidity of retention of As, Sb
in case of composite LDH-biochar and it comparison with other materials,
as waste materials, modified biochar materials and commonly used commercial
materials based on carbon. Geochemical-mineralogy characteristic
of composite LDH-biochar was investigated by X-ray photo-electron

spectroscopy (XPS) analyses and scanning electron microscopy (SEM).

Keywords: biochar, layered double hydroxides, mine waters, metalloids,

remediation
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Uvod

Problematika kontaminace vod anorganickymi latkami (kovy, polokovy) je
v soucasné dobé& v Ceské republice i Slovenské republice feSena primarné
na uzemich byvalé tézby rud. NejvétSiho rozmachu se tézbé kovu (Cu, Mn, Pb,
Sn, Zn) v Ceské republice dostalo v 1. poloviné 20. stoleti a byla soustfedéna
pfedevSim do oblasti Pfibramska, Jesenikd, Kutnohorska ¢i KruSnych hor.
Polokovy se v CR nachézeji v loZiskach v Jesenikach (Mo, Se). V 90. letech 20.
stoleti zaalo dochazet k uzavirani vétdiny téZebnich mist a v sou€asnosti je
vétSina velkych lozisek uzaviena Ci se uskuteCniuje pouze lokalni tézba
na zminovanych i dalSich mistech. Ve Slovenské republice je tomu obdobné.
Tézba byla v 1. poloviné 20. stoleti soustfedéna na Uzemi Banskobystricka (Au,
Ag, Sn, Sb, Zn, Pb, Cu), na Stavnické vrchy (Zn, Pb, Cu) a okoli Pezinku (As).
V 90. letech 20. stoleti do$lo k jejich uzavirani (Jesenak, 2011; MZP, 2017).

Po uzavfeni loZisek nedoslo k jejich okamzité rekultivaci a remediaci a postupné
se tak stala ekologickou zatézi. | pfes vysoké riziko kontaminace je
v soudasnosti sanace starych banskych zatézi v CR a SR provadéna jen
na nékolika vybranych lokalitach, jinak jsou, pokud pfimo neohrozuji okoli,
pouze monitorovany. Sanace dulnich prostor vcetné dilnich vod se
v souCasnosti realizuje pomoci pasivnich geochemickych bariér s vyuzitim
materiall na bazi Fe, vyuziva se metoda docistovani piskovymi filtry, sorpéni
procesy, bioremediace & kofenové Cistirny a technologie principu srazeni
a sedimentace (Singh, et al., 2014; Vidali, 2009). Vody oSetfené sanacnimi
metodami jsou zbaveny vybranych prvkl a latek do takové miry, aby splfiovaly
emisni limity pro dany druh dulni vody, ale nelze je povazovat za vody uzitkove,

natoz pitné.

Remediac¢ni technologie, jejichz cilem je odstranéni anorganickych
kontaminantd, jako jsou kovy (Pb, Cn, Zn, Cu a dal$i) a polokovy (As, Sb, Se
a dalsi), z zivotniho prostiedi vyuZivaji komercni materialy jako aktivované uhli,
nano uhlik &i jilové materidly. V poslednich letech také roste zajem
o modifikované oxidy kovu, kalové materialy nebo materialy vzniklé z biomasy
(biochary). Nové vznikajici materialy musi splfiovat podminky sorp&ni

efektivnosti, musi byt ekonomicky vyhodné a zaroveri komercéné zajimave.
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Jednou z moznosti pfipravy materiald vhodnych pro remediaéni aktivity mize
byt tepelna pfeména odpadni biomasy (dfevéna hmota, zemédélské zbytky,
kalové materialy) na produkt zvany biochar. Biochar svymi vlastnostmi zvySuje
efektivitu odstrafiovani kovl z pad a odpadnich vod. Pro zvySeni efektivity
biocharu pro sorpci polokovl je €astokrat nutna jeho modifikace. NejCastéji je
biochar modifikovan oxidy manganu, magneticky pomoci oxidu Zeleza nebo

podvojnych vrstevnatych hydroxidd (LDHS).

LDHs tvofi vyznamnou skupinu vrstevnatych material(l, jejichz struktura je
odvozena od struktury brucitu a je tvofena dvojmocnym a trojmocnym kovovym
kationtem a n-mocnym aniontem. Vyznacuji se Sirokou vyuzitelnosti (katalyza,
fotochemie, aplikace v biomedicinském nebo Zivotnim  prostiedi).
Hlavni vyvhodou LDHs je jejich wunikatni struktura, sorpéni vlastnosti
a ekonomicka vyroba. Jejich unikatni struktura umozruje efektivni vyuziti
za cilem sorp€nich mechanismu pfi sanaci kontaminovanych vod (Hudcova, et
al., 2018).

Pfedkladana diplomova prace se vénuje problematice zaclenéni novych
material(l do remediaénich technologii vyuzivanych pfi do€istovani dulnich vod.
Byla vypracovana jako souéast projektu TACR Zéta &. TJ01000015 s nazvem
Aplikace odpadnich modifikovanych biomateriald pro ¢isténi dulnich vod,
a pfedklada postupy vyvoje produktu vznikléeho procesem modifikace
dfevéného biocharu  podvojnymi  vrstevnatymi  hydroxidy  (LDHSs).
Vyuziti odpadniho Fe kalu jako zdroje Fe pro syntézu LDHs pfedstavuje
na jedné strané zpusob alternativniho zpracovani odpadniho materialu,
na druhé strané umoznuje vznik nového materialu s dobrou retenéni kapacitou
pro metaloidy. Soucasti prace bylo ovéreni efektivity finalniho kompozitu LDH-
biochar pro odstrariovani metaloidi As a Sb pomoci kinetickych laboratornich
batch testd. Kompozit byl charakterizovany s pouzitim (rentgenové difrakéni
analyzy a skenovaci elektronové mikroskopie). Cilem prace bylo vytvofeni
materialu, ktery by byl primarné vyuzitelny pfi docistovani dalnich vod po byvalé
dlIni ¢innosti ve Slovenské republice a pfi odstrariovani kontaminantd v podobé
polokov, jakymi jsou arsen a antimon. DalSim krokem bylo zakomponovani

kompozitu LDH-biochar do stavajicich sanacnich metod vedouci k jejich
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zvySené efektivnosti a ekonomické dostupnosti, coz bylo realizované

ve spolupraci s firmou GEOtest a.s..
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Cile prace

Cilem této diplomové prace bylo vytvofit metodiku syntézy podvojnych
vrstevnatych hydroxidu (Layered Double Hydroxides, LDHs), konkrétné Mg-Fe
LDHs s molarnim pomérem 4:1, s vyuzitim odpadnich Fe kall a nasledné
modifikace biocharu z dfevéného odpadu timto produktem. DalSim dil¢im cilem
bylo wvyuziti kompozitu LDH-biochar v kinetickych batch experimentech
za Ucelem zhodnoceni retenéni kapacity pro As a Sb ve vybranych dulnich
vodach z lokalit Pezinok a Dubrava. Tyto poznatky pfispéji k realnému zavedeni

kompozitu LDH-biochar do praxe pfi docistovani dulnich vod.
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Souhrn teoretickych informaci o
problematice

1 Podvojné vrstevnaté hydroxidy-LDHs

Podvojné vrstevnaté hydroxidy (Layered Double Hydroxides, LDHS) jsou
pfirozené vzniklé nebo synteticky vytvofené slou€eniny patfici mezi aniontové
jilové materialy vyjadiené obecnym vzorcem Mi2*M,3*(OH)2)**(Axn)"mH-0,
kde n je bézny naboj nezavislého aniontu (jim muze byt NOs', CI, CO3) a x je
rovno molarnimu poméru M"/(M"+M"). Podil molarniho zastoupeni se obvykle
pohybuje u trojmocnych kationtd v hodnotach 0,2-0,33 (Jakubikova and
Kovanda, 2010). Struktura LDHs je odvozena od oktaedrické struktury brucitu
(Mg(OH).), kde dochazi k ¢astecné substituci dvojmocnych kationtl kovl (napf.
Mg?*, Fe?*, Co?*, Cu?*, Ni?*, Zn?*) za trojmocné kationty kovu (napf. A", Cr®*,
Ga®*, In*, Mn®, Fe®). Vdisledku této substituce dochazi ke zméné
elektrického naboje vrstev z puvodné neutralnich na pozitivné nabyté.
Mezi vrstvami se mohou objevovat anionty A™ a molekuly vody, kompenzujici
pozitivni nabyti. (Fan, et al., 2014; Jakubikova and Kovanda, 2010; Tan, et al.,
2015; Tao, et al., 2017; Zubair, et al., 2017).

Vyroba LDHs se nejCastéji provadi synteticky sraZzenim dvojmocnych
a trojmocnych soli kovl za alkalickych podminek v kombinaci M?*-M3*
(koprecipitaci). Pfi koprecipitaci jsou pomalu smichavany roztoky dvojmocné
a trojmocné soli za stanoveného poméru. K nim je pfimichavan alkalicky roztok
ke kontrole pozadovaného pH. Zasadni roli zde ma pH, ale také teplota reakce,
rychlost miSeni roztokd, &i jejich pocatecni koncentrace. Ve vysledku vznika
slou€enina brucitové vrstvy zastoupena kovovymi kationty s vmezefenymi
anionty. Tento mechanismus je idealni pro vznik komplext brucitového typu.
Vyznaduje se tedy vysokou variabilitou a jednoduchosti oproti jinym metodam.
K méné pouzivanym metodam pfipravy LDHs patfi hydrotermalni metoda,
mocovinova hydrolyza, rehydratace, ionto vyménna metoda (vhodna
pfi nepouzitelnosti  koprecipitace, napfiklad z dlvodu nestability kovU
v alkalickém roztoku), nebo metoda sll-oxid (metoda syntézy za velmi
prudkého michani v koloidnim mlynu pfi procesu prvotni faze krystalizace-

nukleace) (Zhao , et al., 2002). Tyto metody jsou vS8ak mnohem technicky

19



v s

LDH se fadi MgAl, MgFe, NiFe, NiAl, CuAl, MgCr, nebo pouze Zelezité:
Fe(ll)Fe(lll) (zelena rez) LDHs. Nejbéznéjsim typem pak je Mg?*-Al**, nebot je
pFirodé nejblizsi svym pfirozenym vyskytem v jilovych padach (Jakubikova and
Kovanda, 2010; Sipickczki, 2013).

Podvojné vrstevnaté hydroxidy jsou vyuzivané jako katalyzatory Ci prekurzory
katalyzatoru, jako adsorbenty v problematice cCisténi vod, nebo pfi vyuziti
v elektrochemii pfi vyrobé elektrod nebo palivovych ¢lanku (Arco, et al., 2004;
Zubair, et al., 2017). Siroka $kala aplikaénich moznosti pro LDHs je mozna
v dusledku jejich potencialu pro vymeénu aniontd, velké ploSe povrchu a vysoké
laditelnosti vnitfni stavby (diky struktufe brucitu) napomahajici sorpénim
mechanismim. Jsou netoxické a snadno se syntetizuji. Limitujicimi faktory
jejich vyuziti jsou snizena stabilita v kyselych podminkach a vysoka pofizovaci
cena (Hudcova, et al., 2018; Ok, et al., 2019; Zubair, et al., 2017).

1.1 Sorp¢ni vlastnosti LDHs

Z hlediska remediace kontaminovanych oblasti jsou nejdllezitéjSimi sorpcni
vlastnosti LDHSs ty, které jsou ovliviiovany pfitomnosti kladného povrchového
naboje a vrstevnatou strukturou. Kontaminanty v podobé kationtd kova,
jakymi jsou napfiklad Pb, Zn, jsou sorbovany na LDHs pomoci mechanism
jako povrchové komplexace, isomorfni substituce, €i precipitace jako uhli¢itany
nebo hydroxidy kovl. Kontaminanty v podobé aniontd kovl a polokovl jsou
na LDHs sorbované primarné mechanismy povrchové komplexace a aniontové

vymeény.

Sorpce aniontl na LDHs ovliviiuje pH a procesy jejich povrchové uUpravy,
napf. kalcinace. LDHs mohou byt v zavislosti na prepara¢ni metodé rozdéleny
na modifikované LDHs obohacené organickymi ¢&i anorganickymi anionty
fungujici na aniontové vyméné. Takovym pfikladem je kalcinace LDHSs, kdy je
k LDHs pfidan Ca. P¥i tepelné upravé karbonatového LDHs dochazi k jeho
nahrazeni Mg, Al oxidem, strukturou podobného peiklasu, a to zpusobuje

rychlejsi povrchovou vyménu aniont (Cardoso, et al., 2006). Nebo na LDHs
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nekalcinované, zalozené na principu nano kompozittl, které vznikaji hybridizaci
s materidly jako: uhlikové nano trubice, grafen, i uhlikatd nano vlakna.
Nekalcinované LDHs maji pomalejSi vyménu aniontd, nez kalcinované,
kvuli konkurenci nezavislych CO22 iontd, které u kalcinovanych chybi.
Sorpce kovl probiha lépe pfi nizSich pH (Das, et al., 2003). Bod pH nulového
naboje pro LDHs, ktery popisuje podminky, kde je povrch latky nulovy
z hlediska elektrického naboje, se pohybuje v rozmezi 7-9. Za nizSich pH je
tudiz povrch vice kladné nabyty a dochazi k vy$Si sorpci oxy aniont. Maximalni
sorpCni kapacita pro Se se pohybuje pfi pH mezi 5-6, pro As pfi pH okolo 7
(Youwen, et al., 2000; Meng, et al., 2016), pro Sb mezi 2-4 (Rakshit, et al.,
2011). PFi vySSi hodnoté pH klesa sorpce z duvodu konkurence OH- skupin
a oxy aniontu. Zaroven ale muze pfi nizSich pH dochazet k rozpousténi LDHs,
kdy se zpétné uvolfiuje sorbovany kov/polokov (Das, et al., 2003; Hudcova, et
al., 2017; Hudcova, et al., 2018; Tian, et al., 2016; Wang, et al., 2016).
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2 Biochar

Biochar je porézni na uhlik bohaty produkt vznikajici termochemickymi
pfeménami biomasy, a to pomalou pyrolyzou, anebo rychlou pyrolyzou
(karbonizaci). Biomasou se rozumi hnijici organicky material jako je dfevo, listi,
fasy nebo jiné rostlinné zbytky ¢i material z rozkladu zvéfe (Ahmad, et al., 2013;
Han, et al., 2015; Lehmann, et al., 2009; Shackley, et al., 2012). Pyrolyza je pak
proces premény téchto material( za nepfistupu vzduchu, anebo za tak malého
mnozstvi vzduchu, aby nedoSlo k hofeni. Pfi procesu spalovani zalezi hlavné
na teploté, ktera ovliviiuje rychlost oxidace biocharu pfi tvorbé karboxylovych
skupin. Tepelna pfeména latek na biochar zpusobuje vznik rdznych
karboxylovych a hydroxylovych funk&nich skupin. Vzrist teploty pyrolyzy je
spjat s poklesem vytéZzku biocharu, obsahu dusiku, vodni sorpéni kapacity,
ovSem i se vzrlistem BET povrchu biocharu. Dale je pyrolyza zavisla na dobé
zdrZeni, rychlosti ohfevu a na velikosti ¢astic pyrolyzované suroviny. Produkty
pyrolyzy jsou biochar (obvykle v pomé&rovém sloZeni: 40-70% uhlik, 10-45%
kyslik, 1-5% vodik, 0-3% dusik, <1% sira, a zbylé prvky), kapalina v podobé bio
oleju, plyn (CO,, H-O, N2, CO), popel (Na, Mg, K, Ca, P a dalsi mineralni prvky)
a teplo (Agrafioti, et al., 2013; Ahmad, et al., 2013; Bates, 2010; Masek, et al.,
2013; Sajjadi, et al., 2018; Steward, et al., 2012; Zamostny, et al., 2011).

Rychla pyrolyza probiha pfi teploté do 1000°C/sec, obvykle okolo 500°C.
Nasledné je produkt rychle pfemistén a uhaSen, aby se zajistil maximalni zisk
bio oleju. Vytézek biocharu rychlé pyrolyzy se pohybuje vétSinou v rozmezi 10-
25% hmotnosti vstupni suroviny. Produkty pyrolyzy za vysSich teplot se
vyznacuji vétSimi plochami povrchu a velikostmi péra. Jsou proto ucinngjsi
pro neselektivni sorpci kontaminantt (Brewer, 2012; Gwenzi, et al., 2017,
Steward, et al., 2012). Pomala pyrolyza je proces, pfi kterém dochazi
k pozvolnému zahfivani biomasy za absence kysliku pfi vzrustu teploty 1-20°C
za minutu na teploty v fadech stovek °C. VytéZek uhli se obvykle pohybuje
vrozmezi 30-40% hmotnosti puvodniho materialu. Zpracovani biomasy
za nizSich teplot umoznuje vznik materiald, které obsahuji vice polarnich
funk&nich skupin (Brewer, 2012; Gwenzi, et al., 2017; Kloss, et al., 2012).
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V soucCasnosti se biochar ¢asto vyuziva pfi obnové poskozenych pud,
pfi zlepSovani jejich kvality a vynosnosti, pfi odstranovani organickych
a anorganickych latek, v€etné plynd (N20, CO2) kovu (Pb, Cd, Zn, Cu, Cr) nebo
polokovl (Se, As, Sb). Vlivem vysokého obsahu organického uhliku
a alkalického pH snizuje vyluhovatelnost Zivin z ptidy, nebo muze neutralizovat
kyselé pudy. Je proto vyhovujici pro zlepSeni pudni fertility, tudiz Ize biochar
aplikovat jako vedlejSi produkt v zemédélstvi pfi recyklaci vyrobnich zbytk(
(Ahmad, et al., 2013; Mohan, et al.; Tan, et al., 2015; Trakal, et al., 2016).
Aplikace biocharu do pud pfispiva ke snizovani vymény uhliku mezi biomasou
a ovzdusim a podporuje sekvestraci uhliku v pudach, ¢im pfispiva ke snizovani
globalniho oteplovani. Biochar slouzi téz jako biosorbent pfi sanacich
a upravach odpadnich vod (Ahmad, et al., 2013; Mohan, et al., 2007; Lehmann,
et al., 2009).

Se zvySujicim se obsahem uhliku roste retenéni vodni kapacita, coz je spojeno
s jeho vlastnostmi (nizka hydrofobicita) a typem povrchu, ktery Ize zlepSovat

za ucCelem vyS$Si aplikovatelnosti pro procesy sorpce (Ahmad, et al., 2013).

2.1. Sorpéni vlastnosti biocharu

Kvalita a ucinnost sorpce kovll pomoci biocharu zavisi pfedevsim na zdroji
a pivodu materialu, ze kterého je biochar zpracovany, teploté v procesu
pyrolyzy, na mineralnim slozeni, sorpénich mechanismech, podminkach sorpce
(pH, Ccas, teplota, pocCatecni koncentrace kovu, mnozstvi biocharu).
Dulezitou roli ma velikost mikro a makro pérua. Ta je Uzce spjata s hodnotou BET
povrchu. Velikost péra Ize rozdélit na nano (<0,9 nm), mikro (<2 nm - dfevni
materialy) a makro poéry (>50 nm — zemédélské odpadni materialy).
LepSi sorpéni vlastnosti vykazuji biochary s méné vyvinutou porozitou,
které sorbuji kationty kovl nejen na povrchu (jak je tomu u biocharu s vyvinutou
porozitou), ale i uvnitf své struktury (Harvey, et al., 2011; Mohan, et al.; Ok, et
al., 2019; Sajjadi, et al., 2018).

Jelikoz pyrolyza zpUsobuje rust pH, jsou pro biochary bézné hodnoty 7,2-10 pH.

Tomu se déje v dusledku uvolfiovani alkalickych soli z organické hmoty.
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Hodnota pH pak sehrava roli hlavné pfi chemické sorpci a redoxnich zménach
na povrchu biocharu (Ok, et al., 2019).

Zakladni mechanismy sorpce kovl zahrnuji procesy iontové vymény,
komplexace, fyzické adsorpce €i povrchového vysrazeni (Trakal, et al., 2015).
Proces vymény iontd je Uzce spojeny s mineralnim sloZzenim kationtd
(Ca?*,K*,Mg?*,Na*) v biocharu a s obsahem karboxylovych skupin. K vy$si
kationové vyméné pfispiva tvorba karboxylovych a hydroxylovych skupin.
Na iontovou vyménu ma vliv rovnéz hodnota BET povrchu. Pokud je nizka,
muze dochazet kiontové vyméné za vlivu vysokého obsahu Ka C.
lontova vyména pro As je bézné tvofena vlivem silné zasaditého chloridu,
kdy dochazi k vyméné CI aniontl za prvky ve vodnim roztoku (Harvey, et al.,
2011; Ok, et al., 2019; Sajjadi, et al., 2018; Trakal, et al., 2015; Ungureanu, et
al., 2015). Komplexace se vyznacuje pochody chemické sorpce, kdy dochazi
k vazbam mezi sorbujicim se prvkem a povrchem adsorbentu, a to za vzniku
iontové &i kovalentni vazby. Fyzicka adsorpce je proces relativné slabé vazby,
kdy dochazi k zachyceni prvku na povrchu sorbentu diky van der Waalsovym
silam. Principem povrchového vysraZzeni je chemicka sorpce pomoci jiné
chemické slou€eniny na povrch adsorbentu, kdy sorbujici se kov/polokov je

vazan pomoci vodikovych mustkd na povrch adsorbentu (Koretsky, 2000).

Mezi nejvyuzivanéjsi typy biocharu se fadi biochary vzniklé pyrolyzou difevéné

hmoty, biochary vzniklé ze zemédélskych odpadl a kalové biochary.

Drevéné biochary se vyznacuji niz§imi sorpnimi mechanismy oproti ostatnim
typum biochar(. Maji sice dobfe vyvinutou strukturu, vétsi povrch a vysokou
porozitu, ale chybi jim funkéni skupiny (Trakal, et al., 2015). Jejich BET
povrchova kapacita se pohybuje v rozmezi 25-500 m?/g. Sorpce kationt( kovu
tak probiha pfednostné na jejich povrch. RovnéZz se vyznacuji vysokym
obsahem C. Proces vymény iontl je primarnim mechanismem pro sorpci
kationt( kovu u dfevénych biocharl za nizSich pH, a to v disledku uvolfiovani
H* iontd a (Ca?*,K*,Mg?*,Na*) z biocharu, coz ale vede k uvolfiovani lehkych
kovu do vody. Za vySSich pH je sorpce kationt( kovu Fizena vysrazenim oxidy
kovl (Mohan, et al., 2007). Sorpce aniontd polokovU neni vyrazné popsana.
(Shafique, et al., 2011) udava, ze se jejich sorpce fidi povrchovou adsorpci,

idedlni je za nizSich pH (okolo 4). JelikoZ se pH biocharu pohybuje obvykle
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v rozmezi 7,2-10 (Ok, et al., 2019), nedochazi za téchto pH k sorpci vyssi 190
mmol/kg pro kationty kovl (Pb Il) 3,27 g/kg pro anionty polokovu (As V), jak Ize

vidét v tabulce 1.

Biochary vzniklé ze zemédélskych odpadd, vznikaji pyrolyzou témér
jakychkoli zemédélskych zbytkl (ovoce, ryze, stonky, slama, listy, skofapky,
lusky a mnoho dalSich). Vytéznost biocharu z téchto surovin se pohybuje
obvykle okolo 25-35%. Vyznacluji se niz§imi hodnotami BET povrchu (1-50
m2/qg), v dusledku redukce porozity nedostatkem ligninu, ktery se jevi zasadnim
pfi tvorbé porozity (Trakal, et al., 2015). Jejich povrch je vysoce negativné
nabity. Jsou také bohaté na C, pficemz C se snizuje s teplotou pyrolyzy,
zatim co roste podil makro elementarnich prvkd (Ca, Mg, K). Retence kationtu
kovu se fidi pfevazné mechanismy precipitace na povrchu biocharu. Pfi snizeni
koncentrace kovl v roztoku za procesu sorpce, rovnéz klesa pritomnost PO4*
a CO3z?%, coz indikuje vliv POs* a CO3? na proces sorpce. Men§i vliv na sorpci
pak ma rovnéz povrchova komplexace skrze OH skupiny (Inyang, et al., 2011)
(Xu, et al., 2012). Zato adsorpce aniontl polokovl probiha na zemédélské
biochary vyhradné procesem povrchové komplexace s volnymi Kyslikatymi
skupinami (OH) (Samsuri, et al., 2013). Sorpce kationtt kovu (Cu Il) dosahuje
az 54,4 g/kg a aniontd kovua (As Ill) az 19,3 g/kg (tab.1).

Kalovy biochar je material vznikajici pyrolyzou odpadnich kall z procesu
Cisténi odpadnich vod ¢€i méstskych kanalizaci, ze zemédélské vyroby nebo
odpadnich produktd potravinafského pramyslu. Vytéznost kalovych biochart je
v porovnani s dievénymi a zemédélskymi biochary vysSi a pohybuje se obvykle
okolo 70%. Pf¥i procesech sorpce kationtd kovu pfevazuji procesy chemisorpce
jako komplexace a precipitace, nizka je iontova vyména. Pfi vysSich pH se
sniZzuje naboj povrchu skrze deprotonaci hydroxylovych a karboxylovych
skupin. Dochazi k uvolfiovani (Ca, Mg, K, Na) z biocharu, jako i hrozi nebezpedi
vyluhovani sorbovanych prvkd zpétnou reakci (Lu, et al., 2011; Zhang, et al.,
2015). Sorpce aniontll polokova probiha diky vysrazeni na povrchu,
¢emuz pfispiva vysoka plocha povrchu a velikost pérd. Rovnéz svou roli hraje
chemicka interakce mezi ionty polokovl a funk&énimi skupinami biocharu
(karboxylové ¢&i fenoly). Pfedpoklada se, ze dochazi k vyméné protonl téchto

funkénich skupin se sorbovanym kovem/polokovem (Jin, et al., 2014; Zhang, et
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al., 2015). Jak je zjevné z tabulky 1, pro sorpci aniontt polokovl (AS V) dosahuji

nejvyssi ucinnosti ze vSech jmenovanych druh( biocharu, a to az 23 g/kg.
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Cd () Cr (111) Cr (V1) Cu (Il) Pb (II) Zn (1) As (111) As (V)

dfevéné biochary 37,7 - - 178 190 - - 3,27 g/kg

mmol/kg mmol/kg mmol/kg
biochary ze 51,4 - 4 g/kg 54,4 g/kg 595 32,8 g/kg 19,3 g/kg 7,1 g/kg
zemédélského mmol/kg mmol/kg
odpadu
kalové biochary - 25 g/kg 7 g/kg - 30,88 g/kg - 6,04 g/kg 23 g/kg
biochary ze - - - 1,78 2,37 - - 3,42 g/kg
zemédélského mmol/kg mmol/kg
odpadu modifikované
Mn oxidy
dfevéné biochary - - - - - - - 2,16 g/kg
modifikované Fe
oxidy
biochary ze 75,3 g/kg - 74 g/kg - 311 g/kg - 31,4 g/kg 16,0 g/kg

zemédeélského
odpadu modifikované
Fe oxidy

Tabulka 1. Reten¢ni u¢innost riznych typ( biocharu pro vybrané kovy a polokovy (Shafique, et al., 2011; Trakal, et al., 2011; Han, et al., 2015; Ranjan, et al.,
2008; Samsuri, et al., 2013; Trakal, et al., 2015; Jin, et al., 2014; Lu, et al., 2011; Zhang, et al., 2015)
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3 Modifikace biocharu

Sorpéni vlastnosti biocharu pro anorganické kontaminanty mohou byt
zvySovany jeho chemickou aktivaci ¢ modifikaci. Pfi modifikaci biocharu je
vyuzivano, krom jiného, i oxidd manganu, LDHs a nebo magnetického pokoveni

zelezitymi oxidy.

Chemicka aktivace je proces modifikace povrchovych funkénich skupin
biocharu pomoci kyselych roztokl ¢i hydroxidli za cilem neutralizace (vylouceni
ostatnich chemikalii a prvku z procesu sorpce). K aktivaci se vyuziva cela fada
chemikalii, jako napfiklad fosfaty (PO.*), dusi¢nany (NOs), peroxidy (02?%),
chloridy (CI), nebo hydroxidy (OH). V dusledku tohoto procesu dochazi
ke zlepSeni fyzikalnich vlastnosti sorpce kovl. Hodnota BET povrchu se
neméni, nebot biochary maji vysoce vyvinutou vnitfni porositu a povrch,
a k dalsi zméné nedochazi (Sajjadi, et al., 2018). Biochar, ktery byl chemicky
aktivovan napf. 2M KOH zlepSil sorpci kationta Cu (Trakal, et al., 2013; Regmi,
et al.,, 2012) (tabulka 2), a to v dusledku zvySeni celkového objemu poru.
Za cilem zlepSeni sorpé&nich viastnosti biocharu pro anionty As, byla modifikace
2M KOH taktéz ucinna (Jin, et al., 2014) (tab.2).

Tabulka 2. Rozdil v sorpénich viastnostech biocharu a aktivovaného biocharu pomoci 2M KOH
pro Cu a As (Jin, et al., 2014; Trakal, et al., 2013)

Cu(ll As(V)

biochar 8,77 g/kg 24,49 g/kg

aktivovany biochar 2M KOH 10,3 g/kg 30,98 g/kg

V dasledku vysokého imobilizacniho potencialu pro sorpci kovi/polokovid muze
byt vyuzito amorfniho oxidu manganu (Amorphous Manganese Oxide) jako
modifikace biocharu (Komarek, et al., 2013). AMO vznika pfi rozpousténi
KMnOs, ktery je po smichani sroztokem glukézy za vzniku gelu,

procCistén destilovanou vodou a vysuSen (Trakal, et al., 2018).
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Samotné AMO ma velice nizkou CEC (kapacitu kationtové vymény). Za cilem
zvySeni sorpéni ucinnosti jim byl modifikovan biochar za vzniku AMOcharu.
Ten je schopny za laboratornich podminek adsorbovat az 98,5% kovu z roztoku
(Pb(Il) 95%, Cd(ll) 51,2%), a az 91% polokovu (As(V) 64-91%). Se zvySujicim
se pomérem AMO v AMOcharu stoupa sorpéni Udinnost sorbentu v dusledku
afinity kationtd kovu k povrchu Mn oxidd. Zasadité pH AMOcharu pfispiva
k sorpci aniont polokovl. Pokud pH nedosahuje vysokych hodnot, je sorpce
polokovU nizka z divodu nedostate¢né vymény iontl. U polokovi ma vliv
na nizsi sorpci i nizka afinita polokovl k organické hmoté. Zaroveri dochazi
pfi sorpci kovl/polokovl k desorpci Mn do prostiedi, coz je zasadni negativni

vliv celého procesu (Puppa, et al., 2013; Trakal, et al., 2018).

Jelikoz je biochar vyuzivan pfi sorpci v jemnych praskovych frakcich (<0,5mm),
je tézko zpétné vyjimatelny z vodniho prostfedi. Z ddvodu snazSiho vyjmuti
biocharu z kontaminovanych médii po sorpci kovl a polokovll se vyuziva
pokoveni biocharu magnetickou suspenzi Fe materiald (magnetit, FeSO, &i y-
Fe»0s) za alkalického pH (10-12), nebo komer&nich materialt jako aktivni uhli
¢i nano uhlik. Po magnetické modifikaci biocharu bylo sledovano zlepseni
sorp¢nich vlastnosti u kationtd kovt (Cr(VI), Cd(ll), Pb(ll)) a aniontt polokov(
(As(l), As(V)) oproti samostatnému biocharu (tabulka 1) (Ahmed, et al., 2016;
Chen, et al., 2010; Mohan, et al., 2015; Ok, et al., 2019; Wang, et al., 2015).
Nejvyssi sorpCni ucinnosti pro polokovy byva dosazeno pfi pH v rozmezi 6-9.
Mechanismem odpovédnym za proces adsorpce byva povrchové vysrazeni
mezi aniontem polokovu a funkéni skupinou, kterou v pfipadé Fe oxidd mohou
byt napfiklad FeOH ¢&i FeOH, (Samsuri, et al., 2013).

3.1. Vyuziti LDH pfi modifikaci biocharu

Materialy typu LDHs dosahuji nejvySSi efektivnosti sorpce ve spojeni
s materidly, které se vyznacuji velkou plochou povrchu. Takovym materialem je
biochar (Wang, et al., 2016).

Prvnim krokem vzniku kompozitu LDH-biochar je pyrolyza materialu pro vznik

biocharu. Ta ma dulezitou roli ve vlastnostech produktu pro sorpci polokova.
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K syntéze kompozitu LDH-biocharu muze dochazet pred procesem pyrolyzy
(fyzicka adsorpce), nebo sou€asné pfi procesu pyrolyzy (chemicka adsorpce,
aniontova vyména). Druhym krokem je pak proces ¢astecného vysrazeni LDHs

na povrch biocharu.

Nejvétsi vliv na vlastnosti LDH-biocharu ma typ LDHs a proces pyrolyzy
materialu pro vznik biocharu, kdy vysSi sorpCni vlastnosti ukazuji biochary
pyrolyzované po procesu syntézy, ¢imz nedochazi ke snizeni specifického
povrchu biocharu, oproti tém pfed pyrolyzovanym. Napfiklad pfi sorpci As(V)

iontd je dalezita i sama pyrolyza (doba, teplota) (Ok, et al., 2019).

Zakladnim mechanismem sorpce kovu a polokovl je aniontova vyména mezi
mezivrstevnymi anionty nachazejicimi se v LDHs struktufe a povrchova
komplexace. NejvétSi roli pfi sorpci polokovllh ma elektrostaticka pfitazlivost
a povrchova komplexace s hydroxylovymi (OH) skupinami. Ke zvySovani
sorpce dochazi se snizovanim pH. Bod nulového naboje se pohybuje okolo
hodnoty 10 pH. | pro kovy s nizSim pH roste sorpce, coz mlze byt zpGsobeno
vy$Sim stupném protonace OH skupin. Sorpce kovlu rovnéz zavisi
na pocatecnim mnozstvi kovu, kdy zvysujici se mnozstvi znamena zvySujici se
sorpci na pocCatku procesu v dusledku vy$Sich davek kovu na povrchu
kompozitu LDH-biochar. Kompozit LDH-biochar ukazuje sorpci kationtd kovl az
147 g/kg (Pbll) (tab.3). Pro sorpci aniontl polokovl neni dostatek praci
zabyvajicich se touto tématikou (Wang, et al., 2016; Wang, et al., 2018).
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Tabulka 3. Retence kovt a polokovii pomoci- LDHs a kompozitu LDH-biochar (Tian, et al., 2016; Wen, et al., 2013; Zhao, et al., 2011; Ding, et al., 2016; Van

Vinh, et al., 2014)

Cd (I Cr (VI) Cu (I Ni (1) Pb (Il Zn (I As (Il As (V) Se (V)
LDHs - - - - 75,1 g/kg - 109,42 180,26 179,9 g/kg
a/kg a/kg
dfevéné biochary 0,98 g/kg - 17,9 g/kg | 0,89 g/kg 19,1 g/kg 1,83 g/kg - 4,38 g/kg -
modifikované LDH
biochary ze - 102,66 74,07 - 147 g/kg - 0,007 g/kg - -
zemédeélského a/kg a/kg

odpadu modifikované
LDH
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4 Dulni vody jako bodové zdroje kontaminace Zivotniho
prostredi

V disledku primyslové revoluce doslo v 1. polovingé 20. stoleti celosvétovée

k velkému rozvoiji tézby kovu, polokovu a uhli.

Vzhledem k tomu, ze se zpravidla jednalo o hlubinou tézbu, byvala naruSena
hladina podzemni vody. Podzemni voda musela byt odvadéna, aby nedoslo
k zatopeni tézebnich prostort. Nasledné byla nejlépe samovolné odvadéna
na povrch, odkud se napojovala na fiéni sit nebo vsakovala do okolni pudy
a zpét do podzemnich vod. Ke kontaminaci zivotniho prostfedi a prekragovani
povolenych limitd kovl a polokovu v povrchovych vodach dochazi pfi vyvadéni
dilnich vod. Jelikoz byla vétSina tézebnich prostorll po jejich uzavieni
ponechana bez kontroly a moznosti zabezpeceni, neustale vytékajici diini vody
predstavuji nadale kontinualni zdroj kontaminace As, Sb, Pb, Cr, Zn a mohou
ohrozit zdroje pitné vody a nasledné i zdravi Clovéka (Ochieng, et al., 2010;
Razo, et al., 2003).

V Ceské republice se t&zba kovl a polokovii soustiedila pfedevsim na oblasti

Pfribramska, Frydecko-Mistecka, Karviné a KruSnych hor (tab.4).

Tabulka 4. TéZebni aktivity na tizemi CR (MZP, 2017)

misto téZby aktuélni téZba | ukoncCené téZba
KrkonoSe - Cu

Pfibramsko - Pb, Zn
Kutnohorsko Mn, Cu, Pb, Zn | -

Jeseniky Cu, Pb, Zn -

Krudné hory (Karlovarsko) | Sn Sn, Cu, Pb, Zn
Ustecko Sn -

Ve Slovenské republice se tézily kovy (Cu, Mn, Pb, Sn, Zn) pfedevSim
na lokalitach: Pezinok, Banska Stiavnica, Kremnica, Spania Dolina, Dubrava,
Novoveska Huta, Rudnany-Pora¢, Slovinky a Rozfava (M?PSR, et al., 2013).

Veskeré doly ve Slovenské republice (Pezinok, Dubrava, Medzibrod, Poproc,

Cuéma), které se zabyvaly t&Zbou As, Sb, jsou od 90. let 20. stoleti uzavieny
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a opustény, ovsem jejich dlouhodobé nekontrolované vystavovani okoli vodam

bohatych na Sb ohrozuje zivotni prostifedi (Fl'akova, et al., 2013).

4.1. Pfehled zakladnich poznatku o vyskytu, zdrojich a formach As a Sb

ve vodach

Arsen (As) se v pfirodé nachazi v oxidaénich stavech As(V), As(lll), As(0)
a As(-ll), nejcastéji jako As(V) a As(lll). Patfi mezi malo rozSifené prvky,
nejCastéji se vyskytuje v anorganické formé&, mulze byt ale navazan
i na organickeé latky (BenesSova, et al., 2002) a do zivotniho prostiedi se dostava
predevSim jako kontaminant z rlznych antropogennich zdroju (pesticidy,
fertilizace pld, popel ze spalovani fosilnich paliv, likvidace primyslového
a zivoCidného odpadu). Zdroji As v zivotnim prostfedi jsou také mineraly
po tézbé a zpracovani rud (arzenopyrit), primyslova barviva a laky (H3AsO.),
primyslova hnojiva (As;03), které mohou zplsobit kontaminaci vod
pfi havariich €i nespravném uskladnéni (Jain, et al., 2000). Mezi pfirodni zdroje
arsenu patfi arsenidy, sulfidy, oxidy arsenu, €i zvétravani podloZnich hornin
a vulkanicka cinnost (Smedley, et al., 2002). Vzhledem k rozsahlé tézbé
hnédého uhli, které obsahuje sulfidy, ve kterych se vaze As, se jeho vyskyt
ve vodach v Ceské republice soustfedi pfedevdim do oblasti Mostecka,
Chomutovska a Sokolovska. Vzhledem k byvalé tézebni €innosti ho Ize nalézt
i na Pfibramsku (Nriagu, et al., 2007). Arsen je toxicky prvek, ktery muaze
zvySovat riziko vyskytu rakoviny kize. Akutni intoxikace byla zaznamenana
pfi poziti 1200-21000 ug/l lidskym organismem (Euroclean, 2018; Pomykacova,
et al., 2010). Akutni otrava koncici smrti nastava pfi davce 60000 pg/l.
Obecnése arsen v CR pohybuje v koncentracich 1-2 pg/l. V oblastech
s prirodnimi zdroji az 12000 pg/l (UCV, 2018).

V podzemnich vodach v oblastech zvodni a v oblastech zasazenych
geotermalni, daini &i industrialni ¢innosti, kde dochazi k oxidaci za vysokého
pH, nebo redukci, se mohou koncentrace As pohybovat od <0,5 az po 5000
ug/l. Podobné koncentrace As jsou dosahovany i u geotermalnich zdroji vod

¢i oblasti zasazenych prumyslovou &i téZebni Cinnosti. NejvysSich koncentraci
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Eh (mV)

(az 5000 pg/l) je dosahovano u pfirodnich zdroji As. Zdroje spojené s lidskou

¢innosti jsou lokalniho charakteru a mohou dosahovat v extrému az 850 000

Mg/l

Arsen je nachylny ke snadné mobilizaci za pH hodnot béZnych podzemni vodé
(6,5-8,5) jak za oxidagnich, tak i redukénich podminek (Mohan, et al., 2007).
V pfirodnich vodach se bézné vyskytuje jako oxyaniont As(lll) Ci As(V).
Organické formy vznikaji v disledku reakci povrchové vody As s biologickymi
Ciniteli, pouze v8ak za nizkého mnozstvi. Svou vyznamnou roli hraji organické

formy az pfi reakcich za priimyslového znecisténi.

100
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Obréazek 1- Eh-pH diagram pro druhy As ve vodnim prostfedi v systému As-O2-H20 pfi 25°C
a tlaku 1 bar (Smedley, et al., 2002).

Redoxni potencial (Eh) a pH jsou hlavnimi faktory vyskytu As. Za oxidac¢nich
podminek je dominantnim H>AsO4 (pH 2-7), zatimco za vy8Sich pH (7-12) se
stava dominantni forma HAsOs. Za extrémné kyselych podminek se As
vyskytuje jako HzAsO4 (pH 0-2), za extrémné zasaditych pH (12-14) jako AsO4
(Smedley, et al., 2002; Li, et al., 2009) (obr.1).
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Limitni hodnoty pro koncentrace As ve vodach jsou dany vyhlaskami v CR
(vyhlaska 135/2004 Sb.), (Nafizeni viady ¢&. 401/2015 Sbh.), na Slovensku
(vyhlaska ¢. 252/2004 Zb.), (Nariadenie viady ¢&. 269/2010 Z. z.) (tab.5).
Limity koncentrace As v pitnych vodach se na svété lisi (tab.6). Pro kojenecké
a balené vody na Slovensku 5 ug/l. Pro balené mineralni vody na Slovensku 10
pg/l. Denni pfijem As zpitné vody obecné nedosahuje vice jak 10 pg
(Pomykacova, et al., 2010). Jako indikator arsenu v podzemni vodé se udava
0,045 pg/L. V CR jsou ovéem vzhledem ke geochemickym podminkam bé&zné
vy8Si hodnoty. Proto jsou za indikaéni hodnoty C¢asto povaZovany

az koncentrace v zavislosti na specifickych lokalnich podminkach (MZP, 2013).

Limity pro dulni vody byvaji stanoveny na 1000 ug/l a méné. As se v dlinich
vodach vyskytuje za vysoce kyselych podminek, nékdy i pfi pH nizSim O.
Casto je vazan pii oxidaci Fe a spoleéné s nim vyvadén na povrch. V Ceské
a Slovenskeé republice jsou limity pro dulni vody stanoveny na 50 ug/l (Smedley,
et al., 2002).

Arsen muze byt z vod odstrafiovan celou Skalou remediacnich technik
jako: oxidaéni technologie, fytoremediace, koagulace-fluktuace,
elektrokoagulace, elektro-chemicka remediace, adsorpce, iontova vymeéna,

elektrokonetika, membranové technologie (Singh, et al., 2014).

Tabulka 5-Vydet limiti As pro vody v Ceské a Slovenské republice (CR vyhléska 135/2004
Sb.)(SR vyhlaska ¢. 252/2004 Zb.)(SR vyhlaska MZP 3/1996 Zb.) (Euroclean, 2018; MZP, 2013)

typ limity mnozstvi
kojenecké a balené vody 5 g/l
SR

balené mineralni vody SR 10 pgl/l
podzemni vody 50 pgl/l
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Tabulka 6- Limitni hodnoty pro As v pitnych vodach vybranych stati a kontinentd (WHO 2018)

stat/svétadil mnozstvi
CR, 10 g/l
Slovensko

Evropska 10 pgll
unie

Afrika 50 pgl/l
Australie 7 ugll
Cina 50 pgl/l
Indie 25 pgll
Jizni Amerika 50 pg/l
Kanada 25 ugll
USA 25 ugll

Antimon (Sb) je za normalnich podminek pevny prvek fadici se mezi polokovy
(Benesova, et al., 2002). Ve vodé se Sb vyskytuje v oxidanim stavu jako Sb
(1) a Sb (V). Do zivotniho prostfedi se mUze dostavat skrz antropogenni zdroje
jako automobilovy primysl (automobilové brzdy, polovodice), léky, odpadni
vody z metalurgického prumyslu, gumarensky prumysl (Sb.Ss “zlata sira“
k barveni kau€uku) a tézebni prumysl (antimonit), také se vyuziva pfi vyrobé
plastl (Sb203). Prostfednictvim téchto zdroju se mize dostavat pfi nehodach i
nevhodném nakladani/ulozeni do vod. V pfirodé patfi mezi malo rozSifené
prvky. Vyskytuje se pfevazné jako soucast sirnych rud. Jeho vyskyt je Casto
spojeny s jinymi prvky, jako napfiklad arsen nebo bismut, s nimiz se mize
rovnéz dostavat do vod mineralogickymi procesy (Zhu, et al., 2011).
Antimon mGze byt uvolfiovan pfirozenym procesem ze sirného mineralu
(stibnit). Stibnit se snadno rozpousti ve vodé za oxickych podminek a muze

zpUsobovat vysoké koncentrace Sb ve vodach. V Hilgrove v Australii byly
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napfiklad naméfeny koncentrace Sb az 55 000 ug/L (Fl'akova, et al., 2013).
Oproti arsenu je v pfirodé méné prevladajicim prvkem (Ungureanu, et al.,
2015). Dle US EPA a Evropské agentury pro zivotni prostfedi byl antimon
zafazen mezi primarni polutanty. Pfi pusobeni ve vétSich davkach na lidsky
organismus mlze zpUsobit rakovinu. Radi se mezi latky skupiny 2b-mozné
karcinogenni pro lidi, dle WHO (Svétova zdravotni organizace). Dale muaze
zpUsobovat imunotoxicitu a mutagenezi. Pfi vystaveni lidského organismu
niz§im davkam puasobi antimon skrze ZaludeCni problémy, poskozeni plic
a srdce (Sundar, et al., 2010).

Za oxidacnich podminek a blizko neutralniho pH se Sb vyskytuje ve vodach
v pétimocné formé Sb (V) jako oxyaniont Sb(OH)e, a proto jeho adsorpce klesa
s rostoucim pH, stejné jako tomu je u As(V). Velice podobné sorpéni vlastnosti
Sb a As naznadluji jejich provazanost pfi adsorpcnich procesech (Fl'akova, et
al.,, 2012). Antimon je ve vodni prostfedi nemobilni za oxidacnich podminek.
V pfirozenych vodach s dostatkem kysliku se vyskytuje jako Sb(OH)e,
v systémech s nedostatkem kysliku pak jako Sb(OH)s. PFi redukénich
podminkach se vyskytuje za nizkych az stfednich pH (0-6) jako Sb,S; v pevné
fazi, za vysSich pH (6-12) je nahrazen SbS; (obrazek 2). Pfirozené se vyskytuje
s prvky jako S, Cu, Pb, Ag, Au. Jeho chovani je velice podobné vlastnostem As,
je ovdem vyssiho atomového Cisla, coz ho déla vice metalickym polokovem.
Nizké aktivity dosahuje ve vodnim prostfedi za oxickych podminek pfi Eh
mensim 200 mV (Asaoka, et al., 2012). Do vodniho prostfedi se béZné dostava
zvétravanim hornin, vulkanickou €innosti i rozpousténim soli, ale také duIni
a prumyslovou €innosti. Jedna se o oxyaniont, ktery je mobilni v alkalickém
prostiedi v disledku desorpce z negativné nabytého povrchu fazi Fe(lll)
(FI'akova, et al., 2013).
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Obrazek 2- Eh-pH diagram pro druhy Sb ve vodnim prostiedi v systému Sb-S-H2O prikoncentraci
Sb 10-8 mol/l a koncentraci siry 10-3 mol/l (Filella, et al., 2002)

Limity pro pitnou vodu v CR (vyhlaskou 135/2004 Sb.) a na Slovensku
(vyhladkou 252/2004 Sb.). Celosvétové jsou jeho limity pro koncentrace
v pitnych vodach stejné (tab.7). V Ceské republice se ve vodach koncentrace
pohybuje bé&zné v hodnotach 25 g/l ve formé Sb** (Registrpovinnosti, 2018)
(tab.8). Jako indikator zne&isténi se udava pro podzemni vody 6 pg/l (MZP,
2013). Koncentrace Sb se ve vodé pohybuje bézné v koncentracich okolo 1,1
ug/L (Asaoka, et al., 2012).
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Tabulka 7- Vycet limitd Sb pro pitné vody vybranych statu a kontinentt (Ungureanu, et al., 2015)

stat/svétadil mnozstvi
CR, Slovensko 5 ug/l
Evropska unie 5 ug/l
USA 6 ug/l

Tabulka 8- Vyé&et limitt pro vody v Ceské a Slovenské republice (CR vyhlaska 135/2004 Sb.) (SR
vyhlaska 252/2004 Sb.) (Registrpovinnosti, 2018; MZP, 2013)

typ limity mnozstvi

bézna koncentrace ve 1,1 ug/l ve formé Sbs*
vodéach

podzemni vody 25 ugll
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Praktické vyuziti kompozitu LDH-biochar pfi
docist’ovani dulnich vod

Predkladana diplomova prace byla vypracovana jako soudéast projektu TACR
Zéta ¢. TJO1000015 s nazvem Aplikace odpadnich modifikovanych bio
materiald pro &isténi dulnich vod. Hlavnim cilem projektu byl vyvoj, vyroba
a praktické posouzeni funk&nosti nového sorp&niho materialu na bazi biocharu

v ramci terénni aplikace na lokalitach kontaminovanych As a Sb na Slovensku.

Diplomova prace byla zaméfena na ¢ast projektu zabyvajici se kinetikou sorpce
As a Sb na nové syntetizovany kompozit LDH-biochar. Tento material byl
vytvofeny jako potencionalni feSeni pro odstrafiovani polokovl z dulnich vod
na vybranych lokalitach Pezinok a Dubrava na Slovensku pomoci zafizeni
sorp¢nich tlakovych kolon. Efektivita kompozitu LDH-biochar byla porovnana
s bézné vyuzivanymi sorpénimi materialy v remedianich aktivitdch (aktivni
granulované uhli, nano uhlik, biochar) a rizné modifikovanymi biochary (kalovy

biochar, AMOchar, magneticky biochar).
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5 Metodika

5.1. Studované lokality — zdroje dullnich vod

Pro ucely ovéfeni reten¢ni kapacity LDH-biocharu byly vybrany dulni vody
z dvou lokalit na Slovensku: Pezinok a Dubrava (obr.3). Vzorky dulnich vod byly

odebrany z jiz uzavrenych objektl byvalé tézebni ¢innosti.

Obrazek 3- Umisténi lokalit Pezinok a Dubrava v ramci Slovenské republiky (Lalinska-Volekova,
et al., 2012), foto Filip Smat

Pezinok (48°19'14.2"N 17°14'19.0"E) (obr.3) se nachazi v Malych Karpatech.
V 18.stoleti se zde t&zily pyrito-pyrothinové mineraly (pyrit (FeS.), arsenopyrit
(FeAsS)). Antimon zde byl t&Zen mezi lety 1790 az 1992 (antimonit (Sb2S3),
berthierit (FeSb20.), gudmundit (FeSbS), kermesit (Sb2S20),
valentinit (Sb203)). V sou¢asné dobé je téba ukonéena. Uzemi se sklada
ze dvou celk(l- Pezinok | ve spravé SGUDS Bratislava a Pezinok Il ve spravé
Rudné Bane §. p. Banska Bystrica. Uzemi rovnéz spada do CHLU (chranéné

loziskové uzemi), které zabezpecuje METAL- ECO SERVIS spol. s r.0. Pezinok.
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V ramci rekultivaénich procesti zde probéhly opakované likvida¢ni prace
aodroku 2008 dochazi k monitoringu vod vramci CMS GF VTZP.
Aktualnim zdrojem kontaminace jsou dulni vody vyveérajici na povrch (Lalinska-
Volekova, et al., 2012; MZPSR, et al., 2013).

Z post tézebniho prostoru vytéka voda ze Stol, ktera protéka odkalistémi
a hromadi se v recipientu, ze kterého dale te€e odvodnym korytem a vléva se
do potoka Blatina. Tato voda je povazovana za kontaminovanou, nebot v ni
dochazi k prekroceni hodnot ukazatelt kvality povrchovych a banskych vod
s pozadavkem na kvalitu povrchové vody vychazejici z vyhlasky 252/2004 Sb.
Slovenské republiky. Dochazi zde k prekroceni limitl pro pitné vody u arsenu
a antimonu, vapniku a hof¢iku (tab.9). Voda je také klasifikovana jako
radioaktivni, protoZe obsahuje izotop radonu 2?°Ra. Limity arsenu jsou
prekroCeny az 7,8 krat a antimonu az 7,7 krat. Koncentrace v post téZzebnim
prostoru Pezinok dosahuji az 90 mg/l As, a to v podobé As(V). Hlavnim zdrojem
As je zde arsenopyrit. Koncentrace Sb v post t&Zebnim prostoru dosahuji az 7,5
mg/l a hlavnim zdrojem je stibnit (FI'akova, et al., 2012; MZPSR, et al., 2013).

Dubrava (48°58'31.0"N 19°30'33.7"E) (obr.3) se nachazi pobliz stejnojmenné
obce ve Slovenské republice. Tézilo se zde od pocatku 18. stoleti s hlavnim
rozmachem v letech 1944 az 1991. V devadesatych letech devatenactého
stoleti zabezpeCovala tézba Sb na vicero slovenskych loziscich (Dubrava,
Medzibrod, Pezinok, Cuéma, Poprog, Krasna Hora-MileSov) potieby
Ceskoslovenského primyslu. Hlavnimi mineraly antimonu na lokalité Dubrava
jsou antimonit a pyrit, v mensi mife jsou zastoupeny i arsenopyrit, zinkenit,
sfalerit a tetrahedrit. Uzemi se nachazi ve spravé Rudné Bane $. p. Banska
Bystrica. Probéhly zde rekultivaéni prace a od roku 2008 dochazi
ke statnimu monitoringu. Aktualnim zdrojem kontaminace jsou duini vody
vyvérajici na povrch (Lalinska-Volekova, et al., 2012; MZPSR, et al., 2013).

Cely prostor byvalé t&Zby se sklada z hald, odkalist a vytokl ze Stol. Voda zde
vytéka celkem z péti Stol, které vSechny usti do potoka PaludZanka, kde dochazi
ke kontaminaci fi€niho sedimentu. Kontaminace, v disledku problému spjatych
stézbou Sb-Au, probiha jak soustfedénym odtokem, tak prisaky

podpovrchovou vodou.
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Blize byl sledovan vytok ze Stoly Svatopluk, ktery se nachazi ve spodni Casti
tézebniho prostoru. Primérny pratok vytékajici banské vody dosahuje 20,5 I/s,
koncentrace As a Sb v téchto vodach pfekracuje limity pro pitné vody (tab.9)
(MZPSR, et al., 2013).

Tabulka 9- Porovnani priméru realnych hodnot vybranych prvkl v dulnich vodach odebranych

z oblasti Dubrava, Pezinok, s limitnimi hodnotami vody (CR (vyhlagka 135/2004 Sb.), (Nafizeni
vlady €. 401/2015 Sb.)

sledovana hodnota As Sb Ca Mg Al Fe
pozadavek na 0,01 0,05 30,0 10,0 0,20 0,20
kvalitu pitné vody

(mg/l)

ddlni voda Dubrava 0,03 0,99 16,6 7,96 <DL 0,01
(mg/l)

dilni voda Pezinok 0,48 0,44 165 73,5 <DL 0,09
(mgll)

(pozn. Hodnoty koncentraci prvk( v dilnich vodach byly naméfené na ICP-OES, Agilent
Technologies 720 Series, FZP CZU v Praze)

Na obou lokalitach byly vzorky dalnich vod odebirany v objemu 60-150 L vody
vytékajici ze Stol (obr.4). Na misté byly zmé&feny parametry pH, Eh a teplota,

a duini vody byly pfevezeny v plastovych kanystrech na analyzu do laboratofi
CZU a GEOtest, a.s..

Obrazek 4- Odbér dulnich vod u Stoly Svétopluk, Dubrava (a) u sbérného mista priusakovych vod
ze skladek ddinich vod ze $tol, Pezinok (b) (Casovy interval duben 2018-srpen 2019), foto Pavel
Simek
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5.2. Syntéza LDH-biocharu

Kompozit LDH-biochar predstavuje dievény biochar modifikovany pomoci Mg-
Fe LDH v molarnim poméru 4:1., ktery byli syntetizovany z Fe kalu z dédicné
Stoly po tézbé& cerného uhli (obr.5, bod 1) a Cistych chemikalii. Benefitem
sekundarniho zpracovani odpadového Fe kalu je jeho vyuziti pfi vyrob& nového

produktu, ktery ma potencial pro odstrafiovani As a Sb z dulnich vod.

Fe kal byl vysu$en pfi 120 a 600°C po dobu 12 hod (obrazek 5, bod 2). Pro dalSi
praci byl vyuzit jen Fe kal vysuSeny pfi 120°C, protoze obsahoval méné
zbytkovych Mn oxidl a Fe krystalickych fazi (pevna faze charakterizovana
pomoci rentgenové difrakce XRD, obr.7). Pfi takovém to vysouseni dochazi
ke ztraté objemu v disledku ubytku vody z kalu az o 80%. Pouzitim pevného
praskového materialu Fe kalu do dalSiho procesu syntézy LDH nebylo ucinné,
protoze nevznikala struktura podvojného hydroxidu, ale zlstavaly stale stabilni
rezidualni Fe faze pochazejici z Fe kalu. Zelezity kal byl nasledn& zpracovan

kyselou hydrolyzou (obr.5, bod 3).

Kyselda hydrolyza je proces vyuzivany pro zpracovani odpadnich kall
s vysokym obsahem Al a Fe (Li, et al., 2007; Wei, et al., 2005). Pfi procesu
kyselé hydrolyzy bylo vyuZito 2M H,SO, k rozkladu Fe kalu v poméru pevné
faze ku kapalné 1:5 za teploty 20-25°C po dobu 24 hodin. Poté byla suspenze
odstfedéna a prefiltrovana (celuléza, 0,45 um) (obr.5, body 4,5). V ramci
zhodnoceni ucinnosti rdznych kyselin pro zisk Fe do syntézy LDHs a za cilem
zisku vice ekonomického a vyrobné méné nakladného vyluhu Zeleza byla

kysela hydrolyza Fe kalu provedena kyselinami HNO3, HCI a H2SO..

Po ziskani Fe vyluhu jako zdroje Fe do syntézy se pfi vyrob& LDH-biocharu
postupovalo podle Seida et al. (2001) a Hudcova et al. (2018). Reakci Fe vyluhu
s MgCl,.6 H,O byla zahajena koprecipitani faze syntézy v alkalickém prostfedi.
Ke 100 ml kyselého vyluhu bylo pfidano 100 ml deionizované vody. Do 200 ml
objemu bylo rozpusténo 30,49 mg MgCl,.6 H,O, coz odkazuje k molarnimu
poméru Fe a Mg v LDH 4:1 a michano po dobu cca 2 min na 1000 ot./min.

Poté bylo pfidano biocharu (frakce < 0,5 mm) o mnozstvi 12,5 g (poméru
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LDH:biochar = 2:1) a opét michano po dobu 2 min. Roztok byl nasledné upraven
2.5M roztokem KOH do dosazZeni pH 13,3 a michan po dobu 24 hodin za teploty
20-25°C na 1000 ot./min. Po uplynuti 24 hod byla suspenze Zfiltrovana pres
celulézovy papir a 3x promyta deionizovanou vodou za ucelem odstranéni
nepatficnych chemikalii (CI"). Pevna faze byla suSena po dobu 12 hod na 120°C
ve vyhfevné peci. Finalni produkt byl podrcen na praskovou frakci.
Timto zpusobem byl pfipraven kompozit LDH-biochar z odpadniho Fe kalu
(obr.6). Detailni popis procesu pripravy kompozitu LDH-biochar popisuje
metodika €. M049/M/2019, celkovy vytézek finalniho kompozitu LDH-biochar
¢inil 35 g (Veselska, et al., 2019).

Syntetizovali jsme i samotné LDHs, tj. syntéza byla provadéna bez pfidani
biocharu. Pro tyto LDHs vytvofené z Fe kalu se testovaly rGzné koncové
hodnoty pH béhem syntézy (tj. precipitace v alkalickych podminkach pfi pH 10
a pH 13,3).
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5. Fe vyluh

4. filtrace

Obréazek 5- Schéma zpracovani Fe kalu po Fe vyluh pfi pfipravé syntézy kompozitu LDH-biochar (foto Filip Smat)

3.2M H,SO, +
suseny Fe kal
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Obréazek 6- Schéma syntézy kompozitu LDH-biochar (foto Filip Smat)

Y
(B3 [ =08

Kompozit LDH-
biochar
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5.3. Mineralogicko-geochemicka charakteristika kompozitu LDH-biochar

Za uc€elem posouzeni mineralogicko-geochemickych vlastnosti kompozitu LDH-
biochar bylo vyuzito rentgenové difrakéni analyzy (XRD) a skenovaci
elektronové mikroskopie (SEM) (ve spolupraci s Geologickym ustavem AVCR,
Praha). Pomoci metody zpétné odrazenych elektronl (backscattered electron
(BSE)) byly ziskany obrazy pro pradkové vzorky LDH-biochar kompozitu
poskytujici informaci, jak o topografii vzorku, tak o jeho materialovém sloZeni.
Obrazy BSE byly ziskany pomoci skenovaciho elektronového mikroskopu
Tescan Vega 3XMU s EDS detekci RTG zafeni. Podminky méfeni: urychlovaci
napéti 15 kV, €as 60 s. Mineralogické sloZeni kompozitu LDH-biochar
a potvrzeni vzniku podvojného hydroxidu v procesu syntézy byly realizovany
pomoci rentgenové difrakéni analyzy (XRD) za uziti difraktometru Bruker D8
DISCOVER s Cu Kq 1 radiaci, X-ray optikou a detektorem LynxEye. Méfeni byla
vykonana ve skenovacim modé 4-400° 20, s délkou kroku 0.02° 20 a s

Casovym krokem 300 az 900 s (Veselska, et al., 2019).

5.4. Kinetické ,batch“ experimenty

Ke stanoveni retenni ucinnosti (kompozitu LDH-biochar a podvojnych
vrstevnatych hydroxidl syntetizovanych pfi riznych hodnotach pH, tj.-LDH 10
a LDH 13,3) v ¢ase byly vykonany kinetické nadobkové experimenty na dudlnich

vodach z oblasti Pezinok a Dubrava.

Produkty syntézy a dali pevné materialy, uvedené v tabulce 10, byly pfipraveny
v poméru 1g/l v nadobach o objemu 500 ml. Michani suspenze s dUlnimi
vodami probihalo za podminek 550 ot./min po dobu 24 hodin bez regulované
kontroly pH. Vzorky suspenze byly odebirany ve stanovené casy
(0,1,3,5,10,15,20,30,60,90,120,180,360,480,1440 min). Vzorky byly okamzité
prefiltrovany 0,45 um (celuldéza). Vzorky byly okyseleny 2% HNO3 a uskladnény

v chladicim zafizeni, nez probéhlo zméfeni koncentrace As a Sb (ICP-OES,
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Agilent Technologies 720 Series). Reten¢ni ucinnost byla spocitana jako rozdil
mezi pocateCni a koncovou (ustaleny stav sorpce) koncentraci As a Sb

ve vodnim prostiedi.

Materidly testované béhem kinetickych experimentd byly: materialy
syntetizované z Fe kalu jako (podvojné Fe-Mg hydroxidy pfi rznych hodnotach
pH (LDH 10, LDH 13,3) a kompozit LDH-biochar), LDH syntetizované
standartnim postupem bez vyuziti Fe kalu, zelezity kal, kompozit LDH-biochar
pfipraveny po kyselé hydrolyze Fe kalu pomoci HNO3, HCI a H,SO. pfi frakci
biocharu 25 mm, AMOchar (AB), biochar pfipraveny z odpadnich kalG (KB),
magneticky modifikovany biochar (MB), nano uhlik (NC), granulované aktivni
uhli (GC), dfevény biochar ve frakci <0,5 (B1) a biochar ve frakci 0,5-2mm (B2)
(tab.10).

Tabulka 10- Seznam materialG uzitych pfi kinetickych experimentech

Znaceni materialu Popis materialu

kompozit LDH-biochar finalni kompozit Mg-Fe LDH z Fe kalu a
dfevéného biocharu (frakce 0,5-2mm)

syntetizovany pfi pH 13,3

LDH 10 Mg-Fe LDH z Fe kalu (syntetizované pfi
pH 10)
LDH 13,3 Mg-Fe LDH z Fe kalu (syntetizované pfi
pH 13,3)
LDH Mg-Fe LDH syntetizované standartnim

postupem (Hudcova, et al, 2017;
Hudcova, et al., 2018)

kompozit LDH-biochar (HNOs3) kompozit Mg-Fe LDH zFe kalu (vyluh
HNOg3) a dfevéného biocharu (frakce 2-5

mm) syntetizovany pfi pH 13,3
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kompozit LDH-biochar (H2S04)

kompozit Mg-Fe LDH z Fe kalu (vyluh
H2SO4 a dfevéného biocharu (frakce 2-5

mm) syntetizovany pfi pH 13,3

kompozit LDH-biochar (HCI)

kompozit Mg-Fe LDH z Fe kalu (vyluh HCI,
a drevéného biocharu (frakce 2-5 mm)

syntetizovany pfi pH 13,3

AB AMOchar — biochar modifikovany oxidy
Mn

FeK zelezity kal tepelné vysuSeny pfi 120°C

KB biochar pfipraveny z odpadnich kal(l

MB magneticky modifikovany biochar

Bl dfevény biochar o frakci < 0,5 mm

B2 dfevény biochar o frakci 0,5-2 mm

NC nano uhlik

GC granulované aktivni uhli

50




6 Vysledky a Diskuze

6.1 Charakteristika finalniho kompozitu Mg-Fe LDH-biochar

Vysledné produkty syntézy (kompozit LDH-biochar, LDH 10 a LDH 13,3) byly
popsany rentgenovou difrakéni analyzou (XRD) a skenovaci elektronovou
mikroskopii (SEM). Metoda XRD potvrdila uspé&sny proces syntézy LDH a LDH-
biochar. Na difraktogramech ¢istych LDHs (Hudcova, et al., 2017) Ize vidét
charakteristické difrakéni piky, které odpovidaji danym intenzitdm (obr.7).
Produkty jsou malo krystalické a vyznacuji se malou intenzitou pikd o spravné

pozici (Veselska, et al., 2019).

b Fea kal

(kompozit LDHs-btochar)

(LDHspripH 10)
—

(LDHs pfipH 13.3)
——

a — kaolinit
DH (Hudcova et al. 2017,2018) )
M b - goethit

 J
10 20 30 40 50 60 70
2 theta

Obrazek 7- Porovnani difraktogramd kompozitu LDH-biochar oproti syntetizovanym LDHs (pH 10
a pH 13,3) a oproti béZnému LDHSs a Fe kalu.

Metoda SEM prokazala nehomogenni rozSifeni LDHs po povrchu biocharu
VvV procesu spolu vysrazeni za vétSiho mnozstvi pfitomného Fe, nez je tomu

u bé&zné vyuzivanych LDHs pro stejné ucely (obr.8) (Veselska, et al., 2019).
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SO ym St LDH pH 13,3

——————

Obrazek 8- Skenovaci elektronova mikroskopie SEM produktt (kompozit LDH-biochar, LDH 10 a LDH 13,3)
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6.2. Kinetické ,batch“ experimenty

PFi kinetickych ,batch“ experimentech byla sledovana rychlost zadrzeni As a Sb
jednotlivymi materialy, pfiCemz byla jejich retenéni u€innost, stanovena z rozdilu
mezi pocateCni koncentraci As (V), Sb (V) (¢as 0 min) a realnou koncentraci
v riznych Casech kontaktu materiald s dulnimi vodami Pezinok, Dubrava
(interval 1-1440 min). Hlavnim cilem bylo porovnat reten¢ni uc€innost nové

vytvoifeného kompozitu LDH-biochar s:

1) materialy na bazi LDH a FeK, ze kterého kompozit LDH-biochar vychazi

(proces syntézy)
2) materialy k sorpci kovU/polokovu na bazi biocharu

3) dalSimi materidly standardné uzivanymi Kk sorpnim experimentim
kovl/polokovi NC a GC.

Dale bylo také provedeno porovnani retencnich Gcinnosti kompozitll LDH-
biochar vytvofenych z riznych typl kyselin (H.SO4, HNO3, HCI) za ucelem
porovnani ucinnosti kyselin pro extrakci Fe a porovnani nakladd spojenych se

syntézou kompozitu LDH-biochar.
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6.2.1 Vyhodnoceni retenéni ucinnosti (kompozit LDH-biochar, LDH, LDH 10,
LDH 13,3 a FeK) pro As a Sb

As Dubrava

—~ 100

&’\i 1-:2 = : " 3 ! g :: : m  kompozit LDH-biochar
T’_,) 80- .. o LDH

o) I2°

c & e LDH10
c 604e

i A A LDH133
‘E 40- ® FeK

=

0

= .

o 20

—

&) 0 L] 1 ] : : ] ] L] : :l 1

0 5 10 15 20 50 100 150 480 1440

cas (min)

Obrazek 9- Graf znazorriujici retenéni ucinnost kompozitu LDH-biochar v porovnani s LDH 10,
LDH 13,3, LDH a Fe kalem pro As na vodu odebranou v lokalité Dubrava

Reten¢ni ucinnost kompozitu LDH-biochar pro As (dilni voda z lokality-
Dubrava) dosahovala v prvni minuté 67%. Okolo desaté minuty experimentu se
zacala ustalovat pfi hodnotach nad 90% s maximem 99% retencni ucinnosti
po 24 hodinach.

Zelezity kal (FeK) potvrdil 95% aginnost od prvni minuty, s rychlym dosahnutim
99% po 10 minutach, coz je v souladu s (Li, et al., 2009), ktery potvrdil dosahnuti
95% odstranéni As pfi pH 4-7 z laboratorniho roztoku Na;HAsO4.7H.O (pH
naseho experimentu 8, viz tab.11). Fe oxidy obsaZené v Zelezitych kalech
(ferrihydrit- Fe.03:0,5 H2O, goethite- a-FeOOH) maji vysokou afinitu k As
(Lalinska-Volekova, et al., 2012; Hiller, et al., 2011).
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V porovnani s kompozitem LDH-biochar mélo rychlejsi retencni ucinnost
po prvni minuté i Cisté LDH, které dosahlo 71% v prvni minuté s ustalenim
na 93% po 50 minutach. Tyto naméfené hodnoty odpovidaji vysledkim podle
(Chetia, et al., 2011), ktery potvrdil 99% ucinnost odstrafiovani As z vodniho
roztoku pfi pH 7,5 pomoci kalcinovaného Mg-Al LDH po 90 minutach (pH
nadeho experimentu 8,5, viz tab.11). NiZ8i maximum kompozitu LDH-biochar
oproti (Chetia, et al., 2011), by mohlo byt zapfi€¢inéno vy3§im pH,
které neodpovida idealnimu pH (7,5) k maximalni retenci, kdy za hodnot pH
vysSich 8 zplsobuje prebytek OH- iontli z alkalického prostfedi tvorbu jinych

fazi LDHs, nez AsQO; iontd v mezivrstve.

Materialy LDH 10 i LDH 13,3 mély pomalejSi retencni ucinnost oproti kompozitu
LDH-biochar v prvnich minutach. U obou materialG rostla Gcinnost s Casem

experimentu a vyrovhala se kompozitu LDH-biochar ve svém maximu v 98%

(obr.9).
As Pezinok
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Obréazek 10- Graf znazornujici retencni tcinnost kompozitu LDH-biochar v porovnani s LDH 10,
LDH 13,3, LDH a Fe kalem pro As na vodu odebranou v lokalité Pezinok (znaky LDH 13,3 jsou
prekryty znaky kompozitu LDH-biochar)

Pomalejsi pribéh retence As u vSech materiald (kompozit LDH-biochar, FekK,
LDH, LDH 10 a LDH 13,3) na dulni vodé z Pezinku souvisi s vySSimi
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koncentracemi As (0,45 mg/L), které jsou az 15 krat vysSi jako inicialni
koncentrace As v dulnich vodach u lokality Dubrava (0,03 mg/L, viz tab.9).
Po 24 hodinach vsak byla u kompozitu LDH-biochar dosahnuta u¢innost 95%,

coz je porovnatelné s vodami z lokality Dubrava.

Kompozit LDH-biochar mél pravé v dusledku vysSich koncentraci As pro dlini
vodu z lokality Pezinok niz§i pocateéni retencni u€innost, ktera se zvySovala
od 44% v prvni minuté po své maximum, které se ustalilo v dase 100 min

na 95% retencni u€innosti (obr.10).

Stejného trendu a vyvoje rychlosti nartstu retencni uc€innosti potvrdil i Zelezity
kal (FeK), ktery byl po prvni minuté na 57% retencni ucinnosti s rustem
do maxima v 99% ucinnosti, coz je v souladu s maximem odstranéni As u (Li,
et al., 2009) za wuziti Cerveného Kkalu pfi laboratornich podminkach
(Na;HAsO4.7H,0) a u (Qi, et al., 2017) za uziti ferrihydritu v laboratornich
podminkach (Na;HAsO..7H20).

Material LDH mél oproti kompozitu LDH-biochar nizsi retenni ucinnost 32%.

Jeho u&innost se v Case navySovala do svého maxima po 24 hodinach- 96%.

Retencni ucinnost LDH 10 byla ze vSech zmifovanych materiall nejpomale;jsi.
V prvnich minutach dosahla 16% a rostla do svého maxima ve 24 hod na 98%.
Retenéni ucinnost LDH 13,3 byla totozna s retenéni u€innosti kompozitu LDH-

biochar po celou dobu experimentu.

Retenéni ucinnost pro As u LDHs (LDH, LDH 10 a LDH 13,3) po 24 hodinach

se pfili$ nelisi od kompozitu LDH-biochar a dosahuji primérné 96% (obr.10).
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Obrazek 11- Graf znazorriujici retencni Gc¢innost kompozitu LDH-biochar v porovnani s LDH 10,
LDH 13,3, LDH a Fe kalem pro Sb na vodu odebranou v lokalité Dubrava

Antimon je v ddlnich vodach z lokality Dubrava pfitomny v mnozstvi cca 1 mg/I
(tab.9), tudiz na rozdil od dulni vody z lokality Pezinok predstavuje hlavni
kontaminant. Pribéh zachycovani Sb materialy LDHs a kompozitu LDH-biochar
ma podobné rostouci trend, Fe kal je v porovnani s nimi ucinnéjsi, coz plati

stejné tak pro As.

Retenéni u&innost kompozitu LDH-biochar pro Sb (dulni voda z lokality
Dubrava) zapoc€ala na 4%. Nasledné se zvySovala do svého maxima 34% po 24

hodinach.

Zelezity kal (FeK) svého maxima dosahl po 24 hod na 68% retenéni uginnosti.
Navzdory pfedpokladu silné sorpce Sb na Fe oxyhydroxidy &i jilové mineraly
(Hiller, et al., 2011), nebyl Zelezity kal dostateCné ucinny Kk odstranéni
Sb a As (Qi, et al., 2017), nebo dusledkem vysSiho pH (v experimentu 8,
viz tab.11), kdy se za nejucinngjsi udava pH 5-7 (Sekula, et al., 2018).
Maximalni retenéni ucinnost 68% Fe kalu pouzitého v této diplomové praci je

niz8i v porovnani s vysledky dosazenymi u (Li, et al., 2015)- 90% za uziti
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Cerveného kalu v laboratornich podminkach (Na;HAsO..7H20) a u (Sekula, et

al., 2018)- 84% za uziti zelezitych pilin na realnych dlinich vodach.

Material LDH byl v porovnani s kompozitem LDH-biochar neucinny a jakakoli
retence v pribéhu experimentu (24 hod) neprobéhla. K vyssi mife odstranovani
Sb z vodniho prostfedi dochazi v dusledku mechanismu aniontové vymény
v mezivrstvach za vysokych koncentraci Sb (cca 10 mg/l) a nizkého pH (< 5,5),
(Hudcova, et al., 2017), (Rakshit, et al., 2011). Pfi nizkych koncentracich Sb
avysokého pH (>8,5) probiha retence Sb mechanismem povrchového
vysrazeni, které je doprovazeno niz§imi retenénimi vlastnostmi LDHSs.
To potvrzuje (Kameda , et al., 2012), ktery za uziti Cu-Al LDHs dosahl 90%
odstranéni Sb mechanismem aniontové vymény pfi koncentraci Sb(V) 25 mg/l
za pH 4. Hodnoty pH naseho experimentu se pH se pohybovaly v rozmezi 8,1-
8,7. (viz tab.11). Zaroven mohl nizsi retenci Sb zplsobit vy$si obsah Sb v duini

vodé z lokality Dubrava oproti dlIni vodé z lokality Pezinok (tab.9).

Retence u LDH 10 probihala po celou dobu experimentu totozné s retencéni
ucinnosti kompozitu LDH-biochar, kdy bylo maxima dosazeno po 24 hod v 35%.
Material LDH 13,3 prokazal vysSi retenci Sb oproti kompozitu LDH-biochar

s 53% udinnosti.
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Obrazek 12- Graf znazornujici retencni tcinnost kompozitu LDH-biochar v porovnani s LDH 10,
LDH 13,3, LDH a Fe kalem pro Sb na vodu odebranou v lokalité Pezinok (znaky LDH 13,3 jsou
pfekryty znaky kompozitu LDH-biochar)

58



Kompozit LDH-biochar dosahl maxima pro Sb za uziti dlini vody Pezinok

retenéni ucinnosti v 49% po 24 hodinach.

Zelezity kal (FeK) byl oproti kompozitu LDH-biochar G&inn&jsi s maximem
v 73% po 24 hodinach. Material opét nedokazal odstranit veSkery Sb z vody,
stejné jako pfi experimentu svodou Dubrava, a to nejspiSe z davodu
kompetitivniho chovani Sb a As (Qi, et al., 2017), nebo dusledkem vyssiho pH
(v experimentu 8, viz tab.11), kdy se za nejucinnéjSi udava pH 5-7 (Sekula, et
al., 2018). Maximalni retencni ucinnosti FeK se neni ve shodé s vysledky (Li, et
al., 2015)- 90%, (Sekula, et al., 2018)- 84%.

Material LDH mél v porovnani s kompozitem LDH-biochar mensSi u&innost
s maximem po 24 hod v 29%. Duvody jsou diskutované u obrazku 11.
U materidlu LDH 10 zapocala retence shodné jako u kompozitu LDH-biochar,
avSak dosahla niz§iho maxima v 31%. Material LDH 13,3 mél totozny prubéh

retenéni Ucinnosti s kompozitem LDH-biochar s maximem po 24 hod v 48%.

Ani pro jednu vodu neprokazal kompozit LDH-biochar dostateCnou retencni
ucinnost v odstrafovani Sb z vod. Kfivky retenénich uginnosti na jednotlivé
materialy v porovnani s kompozitem LDH-biochar ukazaly, ze ucinnost se lisi,
kdy nejvySSi u€innosti dosahoval FeK a LDH 13,3, oproti kompozitu LDH-
biochar s vysSi ucinnosti az o 30%, nicméné vSechny materialy se ukazaly jako

nedostatecné efektivni pfi retenci Sb z vod Pezinok, Dubrava.
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6.2.2 Vyhodnoceni reten¢ni ucinnosti (kompozit LDH-biochar, AB, KB, MB, B1
a B2) pro Asa Sh

As Dubrava
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Obrazek 13- Graf znazorriujici reten¢ni ucinnost kompozitu LDH-biochar v porovnani s AB, KB,
MB, B1 a B2 pro As na vodu odebranou v lokalité Dubrava

Retencni u€innost AMOcharu (AB) pro As za uziti diini vody Dubrava ukazala
(obr.13) maximum v 86% po 24 hodinach. Vysledky jsou ve shodé s (Trakal, et
al., 2018), kde bylo dosaZzeno maxima odstranéni As v rozmezi 64-91%,
pfi ustaleni po 8 hodinach, za laboratornich podminek s uzitim NaHAsO4.7H0.
NizSi retence oproti kompozitu LDH-biochar (maximum 99%) muze byt
uvolhovani Mn z AB do vody. Hodnota pH pak klesa pod bod nulového naboje
(8,3) a tim se méni naboj povrchu AB, coz zapfiCifiuje niz8i retenci
pfi koprecipitaci As na birnessite a Mn oxidy na povrchu AB. AMOchar se také

u nich zaplnén Mn oxidy.
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Kalovy biochar (KB) dosahl maxima po 24 hod na 28%. Kalové biochary
nejefektivnéji sorbuji anionty polokovl pfi pH vyS§Sim 9, v okoli hodnoty 11,
z davodu deprotonace povrchu zapficinujici negativni nabyti (Zhang, et al.,
2015), coz muze byt ddvodem nizSi sorp&ni ucinnosti oproti kompozitu LDH-

biochar pfi pH batch experimentd (8, viz tab.11).

Retencéni u€innost magneticky modifikovaného biocharu (MB) méla trvaly rist
po maximum v 55%. Niz§i retence oproti kompozitu LDH-biochar muze byt
zpusobena jinym mechanismem vazani As na povrch materialu,
kdy u magneticky modifikovanych materialt k vazani dochazi elektrostatickymi
interakcemi, kdezto u kompozitu LDH-biochar aniontovou vyménou
a povrchovou komplexaci. Rovnéz mohlo mit vliv pH, kdy se pH nulového
naboje magneticky modifikovanych biochari pohybuje okolo 7,5, kdezto pH
po dobu experimentu bylo vrozmezi 8-8,4 (Wang, et al.,, 2015) (tab.11).
Vysledky nejsou v souladu s (Braghiroli, et al., 2020), ktefi dosahli 97%
pro realnou dulni vodu a 75% pro laboratorni HAsNa»04.7H,O za pH 7.

Biochar (B1) dosahl svého maxima retenéni u€innosti po 50 minutach na 18%.
Biochar (B2) dosahl svého maxima ve stejny €as jako B1 na 11%. Od 480.
minuty retence neprobihala. Nasim dosazenym vysledkim se nejvice blizi
(Kalderis, et al., 2014) s maximem retence 23% za uziti biocharu
pyrolyzovaného ze zemédélskych a odpadnich materiall v laboratornich
podminkach s uzitim Na;HAsO..7H20. Ten uvazuje, Ze nizsi retenci oproti jinym
materialim (Zelezité oxidy, GAC), zpusobila limitace biocharu na As,
kdy odstraniovani As probiha lépe za vysokych koncentraci As (v mg/l). Rovnéz
doplfiuje, ze nizSi retenci zpUsobila desorpce As zpét do vody.
PFi experimentech (Braghiroli, et al., 2020) dosahla u€innost 63% pro realné

daini vody a 2% pro laboratorni HAsNa»04.7H,0 za pH 7.
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Obrazek 14- Graf znazorriujici reten¢ni Gc¢innost kompozitu LDH-biochar v porovnani s AB, KB,
MB, B1 a B2 pro As na vodu odebranou v lokalité Pezinok

AMOchar (AB) mél oproti kompozitu LDH-biochar pro As za uziti daini vody
Pezinok pomalejsi rast retencni ucinnosti (obr.14), maxima dosahl po 24 hod
v 97% ucinnosti. Oproti reten¢ni ucinnosti pro duini vodu Dubrava dosahl
vy8Siho maxima, opét shodné s (Trakal, et al., 2018), kdy v obou pfipadech ho
bylo dosazeno po 8 hodinach experimentu. AMOchar (AB) dosahl podobné
ucinnosti pro As na konci experimentu v porovnani s kompozitem LDH-biochar.
To jednoznaCné prokazuje ucinnost a vyznam modifikace biocharu pomoci
LDHs, stejné jako oxidy manganu, kdy dosahuji az o 70% vy3Si retenéni

ucinnosti, nez samotny biochar.

Uginnost kalového biocharu (KB) dosahla maxima po 24 hod v 22%.
Moznym dudvodem je niz8i pH naseho experimentu oproti idealnimu (>9) pH
pro retenci polokovu (Zhang, et al., 2015). Vysledky retence As pro dulni vodu

Pezinok jsou shodné s vysledky za uziti dulni vody Dubrava.

Stejnou tendenci méla i retenéni u¢innost magneticky modifikovaného biocharu

(MB), s maximem po 24 hod v 31%. Zde je rozdil mezi maximem retence

vrvs

rozdilnou koncentraci As ve vodach (tab.9). Niz§i retence As mohla byt
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zapfi¢inéna mechanismem vazani As ¢i v dusledku pH (Wang, et al., 2015),

jak je diskutovano u obrazku 13.

Retence biochart (B1 a B2) se pohybovala s maximem do 10% po celou dobu
experimentu. Zde opét neplati shoda s vysledky (Kalderis, et al., 2014)- 23%,
(Jin, et al, 2014)- 71%, kde wuzili biochar ze zemédélskych zbytk(
v laboratornich podminkach s roztokem NaH;AsO.,, (Braghiroli, et al., 2020)-
63% pro realné diini vody a 2% pro laboratorni roztok HAsNa>04.7H,O Mozné
vysvétleni podava (Jin, et al., 2014) v tom, ze BC ma oproti modifikovanym BC
mensi velikost povrchu a pért a také jiné mechanismy vazani s komplexy
na povrchu BC (karboxylové a fenolové skupiny, oproti hydroxylovym skupinam
u kompozitu LDH-biochar).
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Obrazek 15- Graf znazorriujici reten¢ni ucinnost kompozitu LDH-biochar v porovnani s AB, KB,
MB, B1 a B2 pro Sb na vodu odebranou v lokalité Dubrava
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Obrazek 16- Graf znazorriujici retenc¢ni Gc¢innost kompozitu LDH-biochar v porovnani s AB, KB,
MB, B1 a B2 pro Sb na vodu odebranou v lokalité Pezinok

Reten¢ni u€innost AMOcharu (AB) dosahla pro Sb za uziti vody Dubrava
maxima po 24 hod v 12%, za uZiti diIni vody Pezinok pak 21% ve stejném Case.
AMOchar se ukazal nepfili§ efektivni pfi odstrafiovani Sb z ddlnich vod
za pfitomnosti obou polokovl (As, Sb) a neni tak vhodnym materialem

do remediacnich technologii oproti kompozitu LDH-biochar.

Obdobnym prabéh méla i retence magneticky modifikovaného biocharu (MB),
kdy MB dosahlo maxima pro duini vodu Dubrava po 180 min v 9%, za uziti dulni

vody Pezinok k retenci nedoslo.

Kalovy biochar (KB), a biochary (B1 a B2) mély reten¢ni ucinnost nulovou Ci
velice blizkou nule po celou dobu experimentu za uziti obou dulnich vod
(obr.15,16). Pro diskuzi divodu nizké retence AB, KB, MB a B1, B2 neexistuje
dostatek praci zabyvajicich se touto tématikou, nicméné pfic¢iny mohou byt
obdobné jako u diskuze retencnich G€innosti téchto materiall pro As, kdy bylo
dosazeno nizSi retence v disledku pH & mechanismO vazani polokovl

na povrch material (viz diskuze u obr.13,14).

Biocharové material (KB, MB, B1 a B2) nedosahly retencni u€innosti kompozitu
LDH-biochar pfi retenci Sb ani na jednu z vod, s vyjimkou AB, které pro retenci
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As dosahlo po 8 hodinach experimentu podobného maxima jako kompozit.
Ov8em stejné jako kompozit LDH-biochar se ukazaly v8echny biocharové

materialy jako nedostatecné pfi retenci Sb z vod Pezinok, Dubrava.
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6.2.3 Vyhodnoceni reten¢ni uc€innosti (kompozit LDH-biochar, NC a GC) pro As
a Sb
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Obrazek 17 Graf znazorriujici retenéni uc¢innost kompozitu LDH-biochar v porovnani s NC a GC
pro As na vodu odebranou v lokalité Dubrava

Pro posouzeni retenéni ucinnosti bézné uzivanych materiall k odstrafiovani
kovU/polokovu bylo uzito v porovnani s kompozitem LDH-biochar materialt bazi
nano uhlikd a granulovaného aktivniho uhli, jelikoz se jedna o komeréné

dostupné a vyuzivané materialy.

Retenéni ucinnost nano uhliku (NC) pro As za uziti daini vody Dubrava byla
pomalejsi oproti kompozitu LDH-biochar a svého maxima dosahla po 24
hodinach v 77% (obr.17). NizSi retence na NC oproti kompozitu mize byt
v disledku pH, kdy nejvy3Si retence je u NC dosahovano pfi pH 4, jak udava
(Chandra, et al., 2018). Maximalni retence As je ve shodé s (Mishra, et al.,
2011), kde dosahli maxima 64% pfi uziti NC v podobé& grafenu v laboratornich

podminkach za uziti NazAsO4 jako zdroje As pfi pH 7.
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Pro granulované aktivni uhli (GAC) retence neprobéhla. To muze byt také
zpusobeno pH, kdy retence GC je pH zavisla a maxima je dosahovano pfi pH 5
(Driehaus, et al., 1998; Chuang, et al., 2005). Maximum retence odpovida
(Hrdlicka, et al., 2016), kde bylo dosaZzeno retence As 2,6% z redlnych
odpadnich vod, naopak neodpovida (Braghiroli, et al., 2020), kdy nizka retence
As na aktivni biochar je =zapfiCinéna negativné nabytym povrchem.
PFi experimentu dosahli 43,5% pro realné dulni vody a 10% pro laboratorni

HAsNa;O4.7H20. za pH 7.
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Obrazek 18 Graf znazorniujici retenéni tuc¢innost kompozitu LDH-biochar v porovnani s NC a GC
pro As na vodu odebranou v lokalité Pezinok

Reten&ni u€innost nano uhliku (NC) pro As za uziti duini vody Pezinok dosahla
svého maxima v 34%. To muze byt opét zapfi¢inéno pH vody Pezinok (tab.11),
nebo v disledku vyssi koncentrace As (0,45 mg/L) u vody této diini vody oproti
vodé z lokality Dabrava (0,03 mg/L, viz tab.9).

Podobné jako pro dulni vodu Dubrava, i za uziti daini vody Pezinok, vzrostla
reten¢ni ucinnost granulovaného aktivniho uhli (GC) maximalné do 10%.
Nizka retence odpovida (Hrdlicka, et al., 2016) v dusledku pH pfi naSem

experimentu (tab.11), oproti pH maximalni retence (pH 5, (Driehaus, et al.,
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1998). Nesouhlasi vSak s (Braghiroli, et al., 2020) pro aktivni biochar,
ktefi dosahli 10% pro synteticky roztok HAsNa»O4.7H,0 za pH 7, ovSem za uZiti
realnych ddlnich vod dosahli 43,5% odstranéni v disledku negativné nabytého

povrchu materialu.

Ani jeden material (NC, GC) neprokazal ve srovnani s kompozitem LDH-biochar
dostate¢nou retenéni u¢innost. Nano uhlik (NC) funguje pfi retenci As z dulnich

vod lokality Dubrava, to ovSem souvisi s malymi koncentracemi As ve vodeé.
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Obrazek 19 Graf znazorriujici retenéni uc¢innost kompozitu LDH-biochar v porovnani s NC a GC
pro Sb na vodu odebranou v lokalité Dubrava

68



Sb Pezinok

—~ 100- . _
- ®  kompozit LDH-biochar
N
g 80- v NC
GC
£ 604
Q |
= 40
5 -
CICJ 20+ o 2l
-— ]
0] a¥s ¢ § ®9,
= O-I-— "I_I_v‘— T —v1—V—1—Y T—

0 5 10 15 20 50 100 150 480 1440

cas (min)

Obrazek 20 Graf znazorriujici retencni ucinnost kompozitu LDH-biochar v porovnani s Nc a GC
pro Sb na vodu odebranou v lokalité Pezinok

Retencni ucinnost nano uhliku (NC) a granulovaného aktivniho uhli (GC) pro Sb
za uziti dulnich vod Dubrava, Pezinok neprobéhla. Nano uhlik dosahl maxima
pro obé vody v 9%, GC v 7% (obr. 19,20). Pro posouzeni vlivll zapficinujicich
nizkou retenci Sb na obé& vody v porovnani s kompozitem LDH-biochar
neexistuje dostateéné mnozstvi praci, stejné jako pro porovnani nasich

vysledku.

Ani jeden z materiald (NC, GC) neprokazal dostateCnou retenéni ucinnost

pro Sb z vod Pezinok, Dubrava.
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6.2.4 Vyhodnoceni retencni uc€innosti kompozitd LDH-biochar za vyuziti
rozli€nych kyselin (H.SO4, HCI a HNO3) pro As a Sb

Porovnani vyvoje kfivek retenénich ac&innosti, za uc€elem zhodnoceni
efektivnosti materiald pfi retenci As, Sb za uziti vod Dubrava, Pezinok
jednotlivych kompozitd LDH-biochar za vyuziti rozli€nych kyselin (H.SO4, HCI
a HNO3) pfi procesu syntézy, bylo provedeno za cilem vybrani nejvhodné&;jsi
kyseliny k danému postupu. Jednotlivé retencni u€innosti mély podobny pribéh,
kdy se retence As okamzité dostala do hodnoty 57 az 76%, kdy nejrychlejsi
retenéni Uc€innost mélo HCI. Maxima dosahly vSechny materialy v rozmezi 96-
97% pro As, pro Sb dochazelo k retenci pomaleji a pozvolna, nejlépe u H2SOa.
Po zhodnoceni vSech kritérii, i kvali efektivité retence Sh, byla zvolena kyselina

H2SO4 jako nejvhodnéjsi kandidat pro proces kyselé hydrolyzy (obr.21-24).
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Obrazek 21 Graf znazorniujici retencni uc¢innost kompoziti LDH-biochar za vyuZiti kyselin (H2SOa,
HNOz a HCI) k porovnani jejich efektivity pro vyuZiti v procesu kyselé hydrolyzy pro As na vodu
odebranou v lokalité Dubrava
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Obrazek 22 Graf znazorriujici retencni uc¢innost kompozitti LDH-biochar za vyuZiti kyselin (H2SOa,
HNOs a HCI) k porovnani jejich efektivity pro vyuZiti v procesu kyselé hydrolyzy pro As na vodu
odebranou v lokalité Pezinok
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Obrazek 23 Graf znazorriujici retencni uc¢innost kompozitt LDH-biochar za vyuZiti kyselin (H2SOa,
HNOz a HCI) k porovnani jejich efektivity pro vyuZiti v procesu kyselé hydrolyzy pro Sb na vodu
odebranou v lokalité Dubrava
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Obrazek 24 Graf znazorriujici retencni u¢innost kompoziti LDH-biochar za vyuZiti kyselin (H2SOa,
HNOz a HCI) k porovnani jejich efektivity pro vyuZiti v procesu kyselé hydrolyzy pro Sb na vodu
odebranou v lokalité Pezinok
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Tabulka 11- Seznam material(i s informacemi o pH vody pred jejich aplikaci (pH 0 min) a po jejich aplikaci v intervale 1-1440 min (zacatek a konec experimentu

kompozit LDH LDH 10 LDH 13,3 FeK AB KB MB B1 B2 NC
LDH-
biochar
pH 0 min 7,9 8,1 7,9 7,9 8,1 8 7,95 7,85 7.9 7,95 8
pH 1 min 8,5 8,9 8,3 8,55 8,05 8,3 8,15 8,05 8,4 8,35 8,05
pH 1440 min 8,65 8,7 8,8 8,8 8 7,95 8,15 8,2 8,15 8,25 8,15

GC

7,9
7,95
8,2
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Zaver

Antropogenni aktivity a kontaminace vod anorganickymi latkami (kovy,
polokovy) maiji vyrazny vliv na krajinu a zivotni prostfedi okolo nas. Je proto
zcela nezbytné sledovat nejenom plvod Skodlivin, ale i znat jejich chovani
a charakteristiky. Mezi vyznamné bodové zdroje znecisténi povrchovych vod
patfi diini vody z mist byvalé tézby rud, které obsahuji mimo jiného i polokovy
jako As a Sb. Uzavfena loZiska byvalé téZby rud se stavaji ekologickou zatézi
a je nutna jejich rekultivace a remediace. Arsen a antimon jsou z téchto loZisek
vyplavovany a mohou zpusobovat nejen kontaminaci okoli, okolnich vod,
ale i negativné pusobit na zdravi Clovéka. V remedia¢nich technologiich je
k jejich odstrafiovani vyuzivana cela $kala komercnich materiald jako
aktivované uhli, nano uhlik &i jilové materialy. V poslednich letech také vzrostl
zajem o modifikované oxidy kovul, kalové materialy nebo materialy vzniklé
z biomasy- biochar. Biochar mize byt modifikovan oxidy manganu, magneticky
pomoci oxidu Zeleza nebo podvojnych vrstevnatych hydroxidd (LDHSs).
Pravé LDHs tvofi vyznamnou skupinu vrstevnatych materiald, které umoznuji
efektivni vyuziti za cilem remediaénich mechanismd pfi sanaci
kontaminovanych vod. Nové vznikajici materidly musi spliovat podminky
sorpéni efektivnosti, musi byt ekonomicky vyhodné a zaroven komeréné

zajimavé.

Cilem prace bylo vytvofeni materialu, ktery by byl primarné vyuZitelny
pfi docistovani dulnich vod po byvalé duini Cinnosti ve Slovenské republice
a pfi odstrafiovani kontaminantl v podobé polokova. DalSim krokem bylo
zakomponovani kompozitu LDH-biochar do stavajicich sanaénich metod
vedouci k jejich zvySené efektivnosti a ekonomické dostupnosti, coz bylo

realizované ve spolupraci s firmou GEOtest a.s..

Podminky remediace As a Sb na nové vytvofeny kompozit LDH-biochar a jiné
materidly vyuzivané k sorpci kovi/polokovl byly sledovany za cilem posouzeni
efektivity retence za uZiti realnych dulnich vod z oblasti Pezinok, Dubrava

ve Slovenské republice.
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Vysledky retenénich  ucinnosti  kinetickych ~ experimentl  ukazaly,
Ze pfi odstraniovani As z dulnich vod byly nejuc€innéjSi materialy na bazi LDHs
a kompozitu LDH-biochar, spole¢né s Zelezitym kalem (FeK), které dosahly
pro obé vody reten¢ni ucinnosti 96-98%. Z biocharovych materiald dokazal
kompozitu LDH-biochar konkurovat pfi odstrafiovani As pouze AMOchar
s maximem 97%. Zbylé materialy: Zelezity biochar (MB), kalovy biochar (KB),
biochar (B1, B2), nano uhlik (NC) a granulované aktivni uhli (GC) se ukazaly

jako neefektivni.

Oproti tomu vysledky retenénich Gc€innosti  kinetickych  experimentd
pfi odstrafiovani Sb z obou dilnich vod ukazaly, Ze ani jeden ze studovanych
materialll nebyl dostateéné efektivni. NejvySSi uCinnosti dosahl zelezity kal
(FeK) a LDH 13,3 s maximem 68%, kdy byly oproti kompozitu LDH-biochar
(max 34%) u€inngjSi az o 30%. Material LDH 10 dosahl stejné ucinnosti jako
kompozit LDH-biochar, ostatni materialy: Zelezity biochar (MB), kalovy biochar
(KB), biochar (B1, B2), nano uhlik (NC) a granulované aktivni uhli (GC) ukazaly

ucinnost oproti kompozitu LDH-biochar mnohem nizsi, nebo zadnou.

Vyse uvedené vysledky ukazaly, ze nami nové vytvoreny kompozit LDH-biochar
je slibnym materialem pfi remediaCnich ¢innostech za cilem odstranovani As
Z dulnich vod jako moznych kontaminantt zivotniho prostfedi. Rovnéz naznadil
vyuzitelnost pfi odstrafiovani Sb z dulnich vod, nicméné je nutny dalSi vyzkum
za cilem pochopeni dosud malo popsaného chovani Sb pfi remediacnich

¢innostech pro duini vody.
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