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ABSTRAKT

Jednou z moznosti remediace kontaminovanych pud kovy a polokovy je chemicka
stabilizace pomoci stabiliza¢nich ¢inidel. Oxidy a hydroxidy Fe, Mn a Al piedstavuji
diky své stavb¢ a sorpcnim schopnostem vhodné materialy pro stabilizacni metody.
Predev§im oxidy Mn vykazuji fadu vlastnosti, diky nimz mohou byt dobrymi
sorbenty rizikovych prvku. Jedna se pfedevsim o nizké pH nulového naboje (pHzec),
strukturu umoziujici snadnou sorpci iontl a velky specificky povrch.

Pomoci pH-statického louziciho testu (doba louzeni 48 hodin) byla porovnavana
ucinnost tii Fe- a Mn- nanooxidii pro stabilizaci As a dalSich rizikovych prvki
Vv pfirozen¢ kontaminovanych pudach. Analyza byla provedena pro hodnoty pH
v rozmezi od pH 4 do pH 7. Pro srovndni byla provedena i analyza kontrolniho
vzorku bez obsahu ¢inidla.

Jako nejucinngjsim  Cinidlem, ve srovnani s nanomaghemitem (y-Fe20s)
a nanomagnetitem (FeszOa), se ukazal amorfni oxid manganu (AMO), a to predevs§im
pfi niz§ich hodnotach pH. Aplikaci AMO doslo ke snizeni koncentrace As v extraktu
ve vSech vzorcich pti pH 4 az pH 6. Nejvyssiho snizeni koncentrace As v extraktu,
V porovnani s kontrolnim vzorkem, bylo dosazeno pti pH 4 (snizeni o 74%) a pH 5
(snizeni 0 61%). Pti pH 7 byl naopak v extraktu zaznamenan nartst koncentrace As
a Fe.

Pii pouziti AMO také doslo K nartstu koncentrace Mn, a to v ramci vSech hodnot
pH. Nejvyssi narst koncentrace Mn, v porovnani s kontrolnim vzorkem, byl
naméfen pii pH 4. V kontrolnim vzorku: 46,87 mg/kg, ve vzorku s AMO: 342,93
mg/kg.

Vysledky ukazuji, ze pouziti AMO pro chemickou stabilizaci kontaminovanych ptd
rizikovymi kovy a polokovy by mohlo byt vhodnym feSenim piedevsim
vV podminkach s vyssim pH.

Kli¢ova slova: arsen, oxidy, kontaminace, ptida, remediace, stabilizace



ABSTRACT

One of the methods to remediate soil contaminated with metals and metalloids is to
stabilize it chemically using stabilizing agents. Oxides and hydroxides of Fe, Mn and
Al are suitable materials to be applied in stabilizing methods due to their structure
and sorption abilities. Specifically oxides of Mn feature a number of qualities thanks
to which they can function as good sorbents of risky elements. The positive features
include namely low pH of zero charge (pHzec), structure which makes sorption of
ions easy, and large specific surface.

A pH-static leaching test (the duration of leaching 48 hours) was applied to compare
the efficiency of three Fe- and Mn- nano-oxides in the process of stabilization of As
and other risky elements in naturally contaminated soil. The analysis was performed
for pH ranging between pH 4 and pH 7. For the sake of comparison a control sample
without an agent was analyzed too.

Amorphous manganese oxide (AMO) proved to be the most efficient agent as
compared to nano-maghemite (y-Fe>O3) and nano-magnetite (FezOs); it was most
efficient at lower pH values. When AMO was applied, the concentration of As in the
extract was reduced in all samples ranging between pH 4 to pH 6. The greatest
reduction of As concentration in the extract, as compared to the control sample, was
with pH 4 (reduction by 74%) and pH 5 (reduction by 61%). On the other hand,
when pH was 7, an increased concentration of As and Fe was recorded in the extract.

When AMO was used, concentration of Mn increased with all pH values. The
greatest increase of Mn concentration, as compared to the control sample, was
identified with pH 4. In the control sample it was: 46.87 mg/kg, in the AMO sample
it was: 342.93 mg/kg.

The results show that the use of AMO for chemical stabilization of soil contaminated
with risky metals and metalloids could be an appropriate solution namely in areas
where pH is high.

Key words: arsenic, oxides, contamination, soil, remediation, stabilization
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1. UVOD

Pida je vyznamnou slozkou zivotniho prostiedi. Je to nejsvrchnéjsi vrstva zemskeé
kary, obsahuje vodu, vzduch i organismy. Vznik4d dlouhodobymi procesy premén
hornin v padu. V disledku intenzivniho rozvoje priamyslu a zemé&délstvi vSak
dochazi ke zvySené kontaminaci pud rizikovymi kovy a polokovy, coz se stava
V soucasné dob¢ vyznamnym environmentalnim problémem. V piipadé zvySené
biologické dostupnosti téchto prvka se mize jednat o riziko pro vSechny organismy
v ekosystému, véetné ¢lovéka (Sarapatka et al., 2002).

Pro takto postizené pudy byly vyvinuty nejriznéjs$i remediacni technologie. Pomoci
téchto metod je mozné obsahy kovl a polokovl snizit nebo alespoii omezit jejich
mobilitu, a tim zabranit jejich vstupu do organismil. Volba metod je ale pfedevs§im
ovlivnéna finan¢ni a technickou naroc¢nosti (Evanko et Dzombak, 1997).

V piipad¢ feseni ex situ se kontaminovana puda vytézi a poté skladkuje nebo dale
zpracovava. Metoda in situ fesi kontaminaci pfimo na misté, bez vytézeni zemin. Pro
remediace in situ mizeme pouzit bud biologické postupy, jako jsou naptiklad
podporovand bioremediace, fytoremediace a rhizoremediace nebo fyzikalni
a chemické postupy. Mezi tyto postupy patii napt. elektrokinetickd dekontaminace,
vymyvani pudy, solidifikace a stabilizace, chemicka stabilizace, uzavieni,
enkapsulace nebo vitrifikace (Matéjti, 2006).

Vhodnym feSenim na snizeni ndklad by mohla byt chemické stabilizace. Chemicka
stabilizace je provadéna pomoci latek, které na sebe vazou kontaminanty
a znemoznuji tak jejich Siteni do Zivotniho prostfedi. Témito ldtkami mohou byt
napf. oxidy Fe, Al nebo Mn (Komarek et al., 2013). Diky vysoké reaktivité
a velkému specifickému povrchu jsou pak zajimavé piedev§sim nanooxidy Fe a Mn
(Cernik, 2006). Tento typ stabilizace, doprovazeny dalsimi metodami, napf.
fytoremediaci, by se mohl stat efektivni metodou pro remediaci pud (Martin et Ruby,
2004).



2. CILE PRACE

Cilem této prace je formou literarni reSerSe shrnout hlavni poznatky dilezité pro
ptiblizeni problematiky kontaminace ptid kovy a polokovy. Bude pojednano o jejich
vlastnostech, zdrojich, pisobeni na zivé organismy a chovani v pudé, pticemz budou
téz shrnuty zékladni vlastnosti ptidniho systému. Pozornost bude dale vénovéana
remediacnim technikam vyuzivanym pro pudy kontaminované kovy a polokovy.

V experimentalni ¢asti prace bude posouzen vliv pH po aplikaci nanomaghemitu
(y-Fe203), nanomagnetitu (FesO4) a amorfniho oxidu manganu (AMO) na mobilitu
As v pfirozen¢ kontaminované¢ pudé. Experiment bude proveden metodou
pH-statického louziciho testu.
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3. TEORETICKA CAST
3. 1. DEFINICE POJMU PUDA

Pida je jednim ze zékladnich vyrobnich prostiedkl cloveéka, a proto zdjem o ni saha
az do doby vzniku lidské spole¢nosti. Z historického hlediska se nazory na ptdu
a definici tohoto pojmu vyvijely dvéma sméry. Statické pojeti, star§i a dnes jiz
pfekonané, pokladalo pidu za nezivou smés zvétralych hornin a odumielych
organickych zbytkil v rizném stupni rozkladu. Toto pojeti ale nebralo ohled na vyvoj
pudy a jeho vztah k pfirodnimu prostiedi.

V dynamickém pojeti definici pudy asi nejvystiznéji podal rusky geolog
V. V. Dokucajev (1846 -1903). Puda je v jeho definici ,,samostatny piirodné-
historicky utvar, ktery vznikd a vyviji se zékonitym procesem, jez probiha
pusobenim n¢kolika ptdotvornych Ciniteli*. S podobnou definici se mizeme setkat 1
u V. Novéka (1888-1967), zastance dynamického pojeti ptidy v Ceskoslovensku: ,,
Pida je pfirodni utvar, ktery se vyvinul z povrchovych zvétralin zemské kiry a
z organickych zbytkl, jeho stavba a slozeni jsou vysledkem plsobeni klimatu a
Zivych organismu zijicich v pid¢ i na padé®.

Uvedené definice zohlediiuji vztah mezi ptidou a prostfedim. Pro ¢loveka je vSak
nejdulezitéjsi vlastnosti piidy jeji irodnost. Pravé touto vlastnosti se piida vyrazné
odlisuje od horniny, pfipadné zvétraliny. Mizeme tedy fici, ze ptida vznika a vyviji
se na styku a pfi vzdjemném pisobeni litosféry, atmosféry, biosféry a hydrosféry, ale
také ¢innosti ¢loveéka jako vyznamného padotvorného cinitele (Jandék et al., 2010).

Mezi zékladni pudotvorné procesy fadime zvétravani, humifikaci (organické zbytky
se méni v humus), eluviaci (vyplavovani, ochuzovani), iluviaci (obohacovani),
oglejeni a glejovy proces a zasolovani (Tomasek, 2007).

Na zvétravani hornin se podili fyzikalni, chemické a biologické procesy. Jejich
ucinky jsou zavislé na podminkach prostredi, vétSinou se tyto procesy uplatiuji ve
vzajemné kombinaci. Hloubka zvétravani zavisi na intenzité a charakteru ptisobicich
faktorii a na Case, po ktery zvétravani probiha. Nejvétsi hloubka se proto objevuje na
starém relié¢fu ve vlhkych tropech.

Zvétravanim vznikaji rizné slouceniny a mineraly charakterizované jako novotvary.
Piedev§im to jsou oxidy a hydroxidy Al, Fe, Mn, Si a jilové mineraly. Oxidy
a hydroxidy Al, Mn a Fe vytvaieji také povrchové filmy na primarnich a jilovych
mineralech. K novotvarim patii i vysrazené karbonaty, sulfaty a fosfaty (Némecek et
al., 1990).

3. 2. SLOZENI PUDY

Pida v podstaté obsahuje neZivou a zivou slozku. Neziva slozka pidy se sklada
z n€kolika komponent: mineralni ¢astice, organickd hmota, voda a vzduch. Primérné
zastoupeni jednotlivych slozek pudy je znazornéno na obrazku (Obr. 1). Kromé
nezivych slozek obsahuje ptida 1 plidni organismy, které maji zdsadni vyznam pro
vetsinu funkci pltidy. Bez organismil pida prestava byt ptidou a stdva se substratem
(Simek, 2007).

11



Slozky pudy:

25-30%
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Obr. 1: Primérmé zastoupeni jednotlivych sloZzek mineralni hlinité pudy ve stavu
ptiznivém pro rist rostlin v objemovych procentech (Simek, 2007).

Pokud budeme na ptdu nahliZet jako na heterogenni polydisperzni systém, bude se
skladat z:

- Pevné faze (mineralni ¢astice a organicka hmota — disperzni podil)
- Kapalrrle ’faze (?udfn roztok) disperzni prostredi
- Plynné faze (pudni vzduch)
Zatimco disperzni podil, co do velikosti a pivodu zna¢né variabilni, je v Case
relativné stabilni, disperzni prostfedi je nekonstantni jak v prostoru, tak v ¢ase, a tim
ptispiva k vyznamnym fyzikalnim a fyzikélné-chemickym zménam celé soustavy.
Nejvyraznéji se tyto zmény projevuji v koloidnim podilu (Némecek et al., 1990).

3.3. PRVKY V PUDE

Podle zastoupeni v zemské kufe délime prvky na makroelementy a mikroelementy.
Makroelementy jsou zastoupeny vice nez jednim vahovym procentem a jsou dilezité
pro specialni procesy jako transport kysliku, elektront atd., patii tedy k biogennim
prvkim.

Mikroelementy (prvky stopové) jsou ostatni prvky zastoupené méné nez jednim
vahovym procentem a rozd€lujeme je na nezbytné (esencidlni), které jsou nutné pro
rust rostlin, a na mikroelementy doplikové (Kutilek, 2012).

Makroelementy: O, Si, Al, Fe, Ca, Na, K, Mg

Mikroelementy: H, CI, P, C, Mn, S, N, F, Zn, Co, Cu, Br, Ga

Pedochemie jednotlivych prvku, tj. jejich zastoupeni, formy vyskytu, typy vazeb,
chemické reakce, zapojovani do biologickych cykli apod., je déna jejich postavenim
v periodické tabulce prvkd (polomér a hydratace iontt, valence), S jejich
zastoupenim v hornindch a ndslednym geochemickym a biochemickym chovanim.

Nejveétsi zastoupeni v pidé ma O, ktery je vazany v oxidech, hydroxidech,
organickych latkach, ptidnim vzduchu. Druhym nejrozsitenéjsim prvkem je Si, ktery
je soucasti kiemene SiO, silikatovych a jilovych mineraldi. Hlinik, jako tieti nejvice
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zastoupeny prvek v pidé¢, je vazany hlavné v silikatech, oxidech a hydroxidech.
Primérné elementarni slozeni pud je uvedeno v tabulce (Tab. 1). Udaje jsou
v hmotnostnich procentech (Jandak et al., 2010).

Prvek % Prvek % Prvek %

Kyslik 49,00 Draslik 1,80 Dusik 0,20
Kiemik 33,00 Uhlik 1,40 Mangan 0,08
Hlinik 6,70 Sodik 1,10 Fosfor 0,08
Zelezo 3,20 Hor¢ik 0,80 Sira 0,04
Vapnik 2,00 Titan 0,50 Med 0,00

Tab. 1: Primérné elementarni sloZeni pud (Jandak et al., 2010).

3. 4. VLASTNOSTI PUDY

Vlastnosti pady se obvykle d€li na vlastnosti fyzikalni, chemické a biologické.

3.4.1. FYZIKALNI VLASTNOSTI

Pokud budeme brat plidu jako otevieny fyzikalni systém, je kazdad putda
charakteristicka fyzikalnimi vlastnostmi.  Fyzikalni vlastnosti jsou urcovany
disperzitou pudnich castic, jejich prostorovym uspofaddnim a vzajemnymi vztahy
mezi pevnymi ¢asticemi, kapalnou fazi a vzduchem.

Za vyznamné fyzikalni vlastnosti se povazuji (Simek, 2007):

Textura: zrnitostni sloZeni, zastoupeni jednotlivych velikosti frakeci v mineralnim
podilu.

Struktura: prostorové uspofadani Castic v pide, velikost a tvar agregatd, tvar
a distribuce ptadnich pora.

Specificka hmotnost piidnich castic.

Barva a teplota piidy.

3.4.2. CHEMICKE VLASTNOSTI

Mezi zakladni chemické vlastnosti pady fadime:
- obsah jednotlivych prvkl v pevné sloZce pudy, tedy elementérni slozeni pidy
- mineralni slozeni pady v¢etné obsahu jilovych mineral
- sloZeni ptidniho roztoku a ptidniho vzduchu
- obsah a slozeni piidni organické hmoty
- stav pudnich koloidl a stav pidniho sorpéniho komplexu
Dale se hodnoti padni reakce, vodivost pidy a pladniho roztoku a redox
potenciél (Eh) (Simek, 2007).

Pidni koloidy
Koloidy vznikaji zvétravanim a humifikaci. Jsou charakteristické velkym mérnym

vvvvvv

povrchem (10° az 102 m2.g?), ktery je zna¢né aktivni. K jejich nejdilezit&jsim
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vlastnostem patii elektricky naboj povrchu. Tento néboj je vétSinou negativni a je
bud’ permanentni, nebo proménlivy. Permanentni naboj nezavisi na pH (Némecek,
1990).

Dulezitou vlastnosti koloida je schopnost poutat ionty opa¢ného naboje. Pro koloidy
je také typickd proménlivost a heterogenita. Koloidy zabezpecuji pudé dynamické
vlastnosti. Ovliviiuji zménu pH a koncentraci iontl, zmény vlhkosti a teploty.
Vyvolavaji procesy peptizace a koagulace. Také ovliviiuji vSechny agronomické
a technologické vlastnosti piid, sorbuji a desorbuji ionty, coz mé zasadni vyznam pro
vyzivu rostlin 1 mikroorganismii a pro chovani cizorodych latek a Skodlivin v padé
(Simek, 2007).

Reakce pudy (pH)
Mnoho chemickych a biologickych procest v ptid¢ zavisi na koncentraci vodikovych
kationt H* a hydroxylovych anionttt OH".

pH =-log (H*), kde (H") je aktivita vodikovych ionti (1)

Stupnice hodnot pH je v rozmezi od 0 do 14. Pii pH < 7 je koncentrace H" iontt
vyssi nez koncentrace OH" iontu a roztoky jsou kyselé. Pti pH > 7 je tomu opaéné
a roztoky jsou alkalické spfevahou OH iontl, pfi pH=7 je roztok neutralni.
Schématické znazornéni je uvedeno na obrazku (Obr. 2).

Kyselost pudniho roztoku zptsobuji hlavné dva kationty: hlinik a vodik.
V neutrdlnich a alkalickych plidéach s pH nad 7 dominuji na vyménnych mistech
pudnich koloiddi ionty Ca®" a Mg?* a dalsi bazické ionty, které nahradily vodik
a hlinik (Simek, 2007).

H™ OH
pH =5,0 pH=7,0 pH =8,0
Kysely Neutralni Alkalicky

Obr. 2: Schématické znazornéni kyselosti, neutrality a zdsaditosti (Simek, 2007)..

MnozZstvi téchto ionth také ovliviiuje rozpustnost a tim i pfistupnost mnoha Zivin pro
rostliny a mikroorganismy, napt. Mn, Fe, Mg a Zn. Pfi velmi nizkém pH se zvySuje
rozpustnost napi. Al, Fe nebo Mn, které se tak mohou stat toxickymi pro rostliny
a mikroorganismy. Pti vysokém pH se rozpustnost mnoha prvkd silné snizuje
a organismy mohou trpét jejich nedostatkem.

Na acidifikaci nebo alkalizaci ptud maji vliv jednak ptirozené ptdni procesy, jako je
napt. podzolizace, illimerizace, salinizace, solodizace, slancovéani, ale také
antropogenné podminéné procesy, jako je hnojeni, vapnéni, zavlahy a jiné zasahy do
pud. V disledku nepfetrzitého ptistupu iontd H* do ptidniho prostiedi ma vétsina pud
tendenci se okyselovat (Sarapatka et al., 2002).

Redox potencial (Eh)

Pti zvétravani horninotvornych mineralii a pfi ptidotvornych procesech se vyznamné
uplatiiuji oxidacné — redukcni reakce. Oxidace a redukce jsou procesy, pii nichz
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prvky meéni svlij oxidacni stav. K tomu dochazi vyménou elektroni. Oxidace
elektrony uvoliiuje, redukce elektrony spotfebovava. Nejvyznamnéjsi redukéné-
oxidatni systémy v puadé predstavuji ionty nebo slouCeniny dvojmocného
a trojmocného zeleza (Jandak et al., 2010):

redukce
< Fe
— f

Fe3* +e kde e je elektron (2)

oxidace

Mcetitkem prevahy oxidace ¢i redukce je redox potencial (Eh). Pfi silné redukénich
podminkach se hodnoty Eh v padé pohybuji od -400mV, v oxida¢nich podminkach
do 750mV. Tyto hodnoty zavisi hlavné na zrnitostnim sloZeni, obsahu rozlozitelnych
organickych latek, provzduSenosti pidy i na roénim obdobi.

K vyznamnym redukénim procesim v pudé patii hniti, raselinéni, denitrifikace
a desulfurizace.

Mezi oxidacni procesy fadime mineralizaci a tleni, vznik Zzeleznatych a manganatych
slouCenin, nitrogenezi a nitrifikaci, oxidaci sirnych aminokyselin v bilkovinach
a humusovych kyselinach (Jandak et al., 2010).

Eh se méfi jako potencial platinové elektrody vzhledem k vodikové elektrodé.
Protoze je vsak pouziti vodikové elektrody jako referencni elektrody v praxi obtizné
a naopak kalomelova elektroda je bézna, méfi se ve skuteénosti Eh mezi platinovou
a kalomelovou elektrodou (Simek, 2007).

3.4.3. BIOLOGICKE VLASTNOSTI PUD

Pidu je tfeba posuzovat nejen z hlediska fyzikalnich a chemickych vlastnosti, ale
i z hlediska biologickych vlastnosti. Zivé organismy maji znaény vliv na procesy
zvétravani minerald, procesy nitrifikace, denitrifikace, fixace vzdusného dusiku,
mineralizace organickych latek, humifikace. Podileji se na vyvoji a tirodnosti pudy.
Pidni organismy se ucastni uvoliiovani nebo poutani zivin potfebnych pro zdarny
rust rostlin, dokdzi vazat latky, které by se jinak odplavily z pidniho profilu, vylucuji
latky stimulujici rist rostlin a produkuji CO2 (Kutilek, 2012).

3. 5. KONTAMINACE PUD RIZIKOVYMI PRVKY

Kontaminace puid se fadi spolu s vodni a vétrnou erozi, zaborem piid, degradaci pady
ubytkem organické hmoty, naruSenim vodniho rezimu a acidifikaci K procestim,
které nepiiznivé ovliviiuji produkéni a ekologické funkce pudy (Alloway, 1990).
Kontaminace se hodnoti z hlediska ekotoxikologického (vliv na ostatni slozky
ekosystému), humanotoxikologického (vliv na ¢lov€ka) a ekonomického (sniZeni
produkce) (MZP, online).

Alloway (1990) a Adriano (2001) zatazuji mezi rizikové prvky As, Cd, Cr, Cu, Hg,
Ni, Pb a Zn. V nizkych koncentracich jsou tyto prvky pfirozenou soucasti zemské
ktry a mohou se vyskytovat jak v ryzi formé, tak i ve formé soli.

Nekteré rizikové prvky (Co, Cu, Fe, Mn, Mo, Ni a Zn) jsou vSak pro organismy
nezbytnou soucasti k zivotu, jedna se tedy o esencidlni prvky. OvSem pii vyssi nez
optimalni koncentraci se stavaji 1 tyto esencialni prvky toxickymi. Rozhodujici tedy
je mnozstvi, které se pro organismy stava toxickym. Vyssi obsahy rizikovych prvka
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v pudach maji negativni ucinky na biologické a fyzikaln¢ — chemické procesy v
pudach, pfi¢emz mohou vstupovat do potravinového fetézce a negativné pusobit na
zdravi ¢lovéka (Bencko, 1995).

Povolené limity obsahi rizikovych prvkd pro pady (mg.kg?l) jsou uvedeny
v legislativnich pfedpisech vyhlaska Ministerstva zivotniho prostiedi ¢. 13/1994 Sb.

a ¢ 382/2001 Sb. a definuji maximdlni urovné obsahu rizikovych prvki
v zeméd¢lskych pudach (Tab. 2).

Vyluh 2 M HNO3 Vyluh lu¢avkou
Prvek:
Lehké pudy  Ostatni pidy | Lehké piady  Ostatni pidy

As 4,5 4,5 30,0 30,0
Pb 50,0 70,0 100,0 140,0
Cu 30,0 50,0 60,0 100,0
Zn 50,0 100,0 130,0 200,0
Cd 0,4 1,0 0,4 1,0
Hg - - 0,6 0,8
Cr 40,0 40,0 100,0 200,0
Ni 15,0 25,0 60,0 80,0

Tab. 2: Maximalni pfipustné obsahy rizikovych prvki v zemédé€lskych padach
(ptiloha 1 vyhlasky Ministerstva Zivotniho prostiedi 13/1994 Sh.).

Rizikové prvky, na rozdil od organickych latek, nemohou byt degradovany, ¢imz
dochazi k jejich akumulaci v pidach. Mohou byt pouze imobilizovany nebo napft.
odstranény fyzikalné-chemickymi metodami (Kafka et Puncochafova, 2002).

Rizikové prvky se mohou do pidy dostat pfirozené ¢i vlivem antropogenni ¢innosti.
Pfirozenymi zdroji jsou hlavné nerosty a horniny ¢&i napf. sope¢nd ¢innost.
Antropogennimi zdroji rizikovych prvki jsou riznd odvétvi primyslu a zeméd¢lstvi,
ktera mohou putisobit jak lokalné, tak v §irS§im prostorovém méfitku (Benes, 1993).

Mezi nejvyznamnéjsi zdroje kontaminace patii zpracovani rud, jejich drceni, mleti
nebo praZeni. Do ptd se takto dostava predevsim Pb, As, Se, Cd, Hg a Ni. Taveni Zn
mize zpusobit tzv. horecku slévaci. Dal§im zdrojem je také spalovani fosilnich
paliv, kdy do atmosféry mohou unikat slouc¢eniny Pb, Cd, Hg, Cr v nadlimitnich
koncentracich. Pii nadmérné aplikaci fosfatovych hnojiv se do pid dostava
pfedevSim Cd a Pb. Pesticidy pak obsahuji velkd mnozstvi Pb, As, Cu, Cd a Hg
(Kafka et Puncochafova, 2002).

3.5.1. MOBILITA a TOXICITA RIZIKOVYCH PRVKU
Toxicita a biologicka dostupnost jednotlivych rizikovych prvki v prostiedi je zavisla

na celkové koncentraci, speciaci kovu, pH, redoxnim potencialu, kationtové
vymeénné kapacité, teploté, chemickém a zrnitostnim sloZeni pudy, celkovém obsahu
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organické hmoty a dalSich faktorech. Nékteré z téchto faktorti jsou navzajem zavislé
a ¢asoveé proménné (John et Leventhal, 1995).

Hlavni interakce, které vedou k postupné akumulaci potencidlné toxickych prvka
v pudéch, jsou nasledujici:

Interakce s piidni organickou hmotou:

Probihd vétSinou prostiednictvim tvorby komplext. Ne&které latky ze skupiny
primarnich humusovych latek (odumfely rostlinny a ZivoCiSny material, vymésky
kotent rostlin a zivocichil) tvoii stabilni komplexy s rizikovymi prvky. V piipadé, ze
jsou rozpustné ve vod€, mohou zvysit jejich mobilitu v pidach. Patfi sem napf.
kyselina Stavelova, citronova, maselna, octova, mravenci apod.

Syntézou z produkti rozkladu priméarnich humusovych latek vznikaji humusové
latky sekundarni, z nichz nejvyznamné;jsi jsou huminové kyseliny a fulvokyseliny.
Rizikové prvky, které reaguji s huminovymi kyselinami, jsou obvykle vdzany v pidé
ve formé nerozpustnych komplexti a jsou imobilni.

Komplexy s fulvokyselinami jsou v ptdé rozpustné, S moznosti migrovat v profilu.
Rozpustnost tdchto komplexti silné zavisi na poméru fulvokyselina/kov (Sarapatka et
al, 2002).

Adsorpce na jilové minerdly:

Adsorpcni schopnost jilu vyplyva z jeho negativniho naboje, coz mu dava schopnost
poutat kationty rizikovych prvkd. Kationtova vyménna kapacita je pro jednotlivé
minerdly rizna a klesd v pofadi: montmorillonit = vermikulit > illit = chlorit >
kaolinit. V pidnim roztoku dochazi ke vzajemné konkurenci mezi ionty rizikovych
prvkli a prevladajicimi ionty, nejéastdji Ca®" (Sarapatka et al, 2002). Vyssi
schopnost montmorillonitu poutat rizikové prvky nez je tomu u kaolinitu uvadi napf.
Griffin et al. (1977).

Sorpce na povrchu hydratovanych oxidii Fe, Mn, Al a amorfnich alumosilikati:
Adsorp¢ni mechanismy probihajici na oxidech kovi I1ze rozd€lit do dvou zékladnich
skupin:
a) specificka (chemicka) adsorpce — selektivnéj§i a malo vratné reakce
vytvarejici stabilnéjsi komplexy vnitini sféry
b) nespecificka (fyzikalni) adsorpce — méné selektivni, tvorba méné stabilnich
komplexil vnéjsi sféry

Mezi specifickou adsorpci patii 1 komplexotvorné procesy, které¢ se odehravaji mezi
kovovymi ionty vroztoku a funkénimi —OH skupinami na povrchu oxida.
V zavislosti na pH roztoku mohou mit tyto skupiny zaporny (vysoké pH) ¢i kladny
(nizké pH) naboj (McBride, 1994).

Komplexotvorné reakce oxidl s ionty kovii a As jsou zobrazeny pomoci rovnic (3)
a (4) (Komarek et al., 2013):

=XOH? + Me?*»=XOMe" + H* 3)
=XOH? + AsOs*—=XOHAsO> @)

Povrchové srazenil koprecipitace:
Ke srdzeni dochazi hlavné pti akumulaci prvka ve formé hydratovanych oxidi,
uhli¢itanii nebo fosfore¢nanti. Vzrlstajici mnozstvi adsorbovaného kovu mize na

17



povrchu pudnich koloida vyvolat vznik jeho srazeniny. Pokud srazenina obsahuje
komponenty odvozen¢ z minerdlu i pidniho roztoku, mluvime o koprecipitaci
(Sarapatka et al., 2002).

Rozpustnost vétsiny rizikovych prvkt zavisi na pH ptady. Jednotlivé prvky jsou
vétsinou mobilngjsi pii kyselé reakci pidy. K vyraznému zvysSeni rozpustnosti
nekterych téchto prvkl dochazi pii pH (Sarapatka et al., 2002):

Pb<4,0; Cu<4,5;Zn<6,0; Cd<6,5 Hg<4,0; Ni<55

Toxické pusobeni rizikovych prvkil byva mnohostranné a plisobi v podstaté na cely
organismus. Nekteré rizikové prvky maji vyrazné toxické uGcinky i v elementarni
form¢. Toxicita je zplsobena interakci mezi cilovym organem a volnym iontem.
Toxické ucinky se mohou projevit rtizné, od dermatitid, pfes zazivaci potize az
k selhani nebo poskozeni organti. Také mohou byt pfi¢inou rakovinnych procesu.
Hlavnimi vstupnimi branami iontd rizikovych prvka jsou dychaci ustroji, travici
ustroji a kaze. V pifipad¢ teratogennich latek 1 placenta. Ionty jsou do tcla
vstiebavany a po urcité dob& pronikaji do krve, jejimz prostfednictvim jsou
transportovany na riiznd cilovd mista v organismu. Jako cilové jsou oznafovany
organy, které jsou pfislusnym prvkem ovliviiovany, nebo je v nich prvek ukladan.
Naptiklad pro As jsou cilovymi organy centrdlni nervovy systém, kiize a vlasy, pro
Pb jsou to dlouhé kosti, mozek, jatra, ledviny a placenta (Kafka et Puncocharova.,
2002).

3.5.1.1. ARSEN (As, lat. Arsenicum)

Arsen je toxicky polokov a patfi mezi 20 nejrozsitenéjSich prvkl vyskytujicich se
v pudéach, zejména v sulfidickych mineradlech. V pfirodnich systémech muze As
existovat teoreticky ve ¢tyfech oxidaénich stavech (-111, 0, +I11, +V). Kovovy As (0)
se vyskytuje zfidka a oxidaéni stav (-11l) se vyskytuje jen v extrémné redukénich
podminkach. V oxida¢nich podminkdch je vice stabilni a dominantni As®*.
V redukénich podminkach je stabilngjsi a dominantni As®* (Duker et al., 2005).

Ptirozené je As soucasti sulfidickych mineralt jako arzenopyrit (FeAsS), 161lingit
(FeAsy), realgar (AssSs), pyrit (FeS:) a auripigment (As2Ss) (Soudek et al., 2006).

Po uvolnéni ze sulfidii je As®" oxidovan na As® a v zavislosti na jeho koncentraci
mohou slouceniny As koprecipitovat s nové tvofenymi hydroxidy Fe. Také mohou
byt adsorbovany na povrchu téchto minerald, poptipadé se mohou zapojit do obou
sorbenty As v pudach, ale svij vyznam maji i oxyhydroxidy Al, Mg a jilové
mineraly.

Mobilita As je tedy dana predevSim intenzitou sorpce v pudé a je v porovnani
s mobilitou Cd nebo Zn velmi nizka (Szakova et al., 2007).

Dilezitou roli hraji pfi oxidaci ¢i redukci As v pud€ mikroorganismy, jez jsou
schopny redukovat arseni¢nany na arsenitany a poté je methylovat na dimethilarsin
(Tripathi, 2007).

Toxicita jednotlivych specii se velmi lisi. Za nejvice toxicky je povazovan As®*.
Methylované formy As jako monomethylarsenita kyselina (MMA), dimethylarsenita
kyselina (DMA) a tetramethylarsonium (TETRA) jsou mén¢ toxické nez formy
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anorganické. Organické formy, ke kterym se fadi arsenobetanin (AsB) a arsenocholin
(AsC), jsou netoxické. Hodnoty LDsp pro urcité specie jsou uvedeny v tabulce

(Tab. 3) (Stépankova et al., 2012).

Specie: Hodnoty LD50 [mg kg-1 ]
As(111) 15-42

As(V) 20 - 800

MMA 700 - 1800

DMA 1200 - 2600
TETRA 890

AsB 10 000

Tab. 3: Hodnoty LDsou vybranych specii As (Stépankova et al., 2012)

V rostlinach je As kumulovan nejvice kofeny, méné jsou kontaminovany nadzemni
Casti a nejméné¢ generativni organy. Fytotoxicita As se u rostlin projevuje
plazmolyzou pletiv a Zloutnutim listl vedoucim az k nekrdze Spicek a okraju listi

(Benes, 1994).

3.5.1.2. OLOVO ( Pb, lat. Plumbum)

Olovo je mekky, tézky a toxicky kov. Ve slouceninach se vyskytuje v mocenstvi:
mineraly obsahujici Pb patii galenit (PbS), cerusit (PbCOs) a anglesit (PbSOa).
V rudach obsahujicich PbS se ¢asto vyskytuje i Zn, Cu, Fe a nékteré dalsi kovy
(Bencko, 1995).

Mobilita Pb v pidach je velmi mala. Uhli¢itany a sirany Pb jsou vétSinou malo
rozpustné a Pb je také dobie adsorbovano jilovymi mineraly a humusovymi latkami.
Nejvétsi akumulace Pb je proto v humusovém pldnim horizontu. S pfibyvajici
hloubkou obsah Pb klesa (Benes, 1993).

Ptida se na kontaminaci rostlin Pb podili jen nepatrné. Hlavnim zdrojem kontaminace
je imisni spad z ovzdusi. Olovo se nejvice uklada v kofenech. V nadzemnich ¢astech
rostlin jsou koncentrace nizké, a to i u silné¢ kontaminovanych pud. Piijem Pb
rostlinami se snizuje vapnénim nebo pouzitim vyzralého kompostu (Benes, 1993).

3.5.1.3. MED (Cu, lat. Cuprum)

Méd je mékky uslechtily kov. Vpadé se vyskytuje ve formé ionti Cu?*
a v komplexech. lonty Cu* vznikaji v ptidé pouze redukci Cu?* v anaerobnich
podminkach.

Hlavnimi rudami obsahujicimi Cu jsou kuprit (Cu20), malachit Cu(OH)2.CuCOs,
azurit Cu(OH),2.2CuCOg3, chalkosin (CuzS), chalkopyrit (CuFeS») a bornit (CuFeSa).
Z vetsi Casti je Cu v rudach ve formé sulfidl, mensi ¢ast ve formé uhli¢itanii a oxidu.
V malém mnozstvi se muze vyskytovat jako Cisty kov (Bencko, 1995).
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Meéd je vpudé siln€ sorbovana. Proto je nadmérné hromadéni Cu v rostlinach
vyjimecné. Je to zplsobeno i tim, ze CuU je pevné vazana v kotfenech rostlin a jeji
transport i pohyblivost v nadzemnich ¢astech rostlin je mala (Benes, 1994).

Med je prvek esencialni, ale i potencialné toxicky. Nedostatek Cu Se projevuje
anémii, ktera je vysledkem ztraty schopnosti absorbovat Fe?* z potravy. Méd’ se
hromadi pfedev§im v jatrech a kostni dfeni a mize vést k vaiZznym zdravotnim
potizim. Zna¢nou toxicitu ma tento kov pro niz8i organismy typu plisni, bakterii
a niz8ich hub (Kafka et Puncocharova, 2002).

3.5.1.4. ZINEK (Zn, lat. Zincum)

Zinek je mekky neuslechtily kov. Je amfoterni, snadno reaguje jak s anorganickymi
kyselinami, tak sorganickymi latkami. V pfirodé se vyskytuje pouze ve
slougeninach, a to pouze v mocenstvi Zn?*, Koncentrace Zn v ptidach kolisa od 10 do
300 mg.kg?! suché hmotnosti. Vyznamny vliv na obsah Zn v piidach ma jeho obsah
vV matec¢nich horninach. Hlavni rudou obsahujici Zn je sfalerit (ZnS). DalSimi
mineraly jsou zinkit (ZnO), smithsonit (ZnCOs3), willemit (ZnSiOs) a hemimorfit
Znz(0OH).SiO3 (Bencko, 1995).

Obsah vyménného Zn v pid¢ zavisi na obsahu koloidd, aktivnich fosfore¢nych iontd,
ale také na hodnoté pH. Uvolnitelny Zn se sorbuje hlavné na jilnaté Castice, na
druhotné oxidy Fe, Mn, Al a na organickou hmotu (Benes, 1994).

Tlustos et al. (2006) uvadéji, ze pti zmeéné hodnoty pH kontaminované pidy z 5,5 na
7,3 poklesl mobilni podil Zn v piidé o 70%.

Zinek patii k esencialnim prvkim. V organismech je aktivatorem a stabilizatorem
fady enzymu. Je nezbytny pro tvorbu bilkovin a nukleovych kyselin. Je dilezity pro
funkce imunitniho systému. Nedostatek Zn muze byt pficinou dermatitid, vazného
poskozeni imunitniho systému a zpomaleni ristu. Také nadmérné mnozstvi Zn miize
vyvolavat vazné zdravotni problémy. Oxid zine¢naty (ZnO) zpusobuje tvz. horecku
z kovi, kterd se projevuje vysokymi teplotami, dehydrataci, inavou a bolestmi hlavy
(Kafka et Puncochatfova, 2002).

Pohyb Zn v rostliné je velmi omezen, kumuluje se piedev§im v kofenech. Ve starych
listech je prakticky imobilni. Imobilita je vysvétlovana jeho reakci s P. Nadbytek Zn
se projevuje zpomalenim rastu kofend i listt (Benes, 1994).

3.5.1.5. KADMIUM (Cd, lat. Cadmium)

Kadmium je vysoce toxicky, mékky kov. Chemicky je pfibuzny se Zn. Vyskytuje se
v fad€ anorganickych i organickych sloucenin. Ve slou¢eninach se vyskytuje témér
pouze v mocenstvi Cd?*. Sloudeniny Cd* jsou silné nestalé. Pfirozend se vyskytuje
spolu se Zn a Pb v rudach obsahujicich sulfidy téchto kovi. Hlavnim faktorem
limitujicim obsah Cd v pidach je chemické slozeni mate¢ni horniny (Bencko, 1995).

Priimérny obsah Cd v pidé se pohybuje v rozmezi 0,01 — 1,1 mg.kg™ . Rozpustnost
Cd klesa s rostoucim pH. V alkalickych pidach je znaéné imobilni. A pfi pH > 7,5 se
stava Cd nerozpustnym. Pii pH < 5 je mobilné&jsi neZ Zn. Vysoka mobilita Cd byva
také ovlivilovana vysokou koncentraci CI” v plidnim roztoku (Benes, 1994).
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Tlustos et al. (2006) uvadéji, ze pti zméne hodnoty pH kontaminované pudy z 5,7 na
7,3 poklesl mobilni podil Cd o 50%.

Kadmium ma kumulativni G¢inky. Koncentruje se pifedevs§im v ledvinach a v mensi
mife i v jatrech. Ptijaté Cd se z organizmu vylucuje jen velmi pozvolna a obtizng¢.
Zpusobuje napt. vysoky krevni tlak, poSkozeni ledvin, destrukci Cervenych krvinek
a muze vyvolat i rakovinu plic nebo fidnuti kosti (Kafka et Pun¢ocharova, 2002).

Vétsina rostlin je vuci Cd tolerantni. Nékteré prumyslové rostliny funguji jako
hyperakumulatory a Cd ptsobi na jejich vyvoj dokonce piiznivé. Nejvice Cd
akumuluji listové zeleniny nebo houby (Benes, 1994).

3.5.1.6. RTUT (Hg, lat. Hydrargyrum)

Rtut’ je toxicky kov. Obsah v piidé se pohybuje v rozmezi 0,02-0,2 mg.kg™? a je dan
predevsim pedogenetickymi procesy. Hlavnim mineralem je sulfid rtutnaty (HgS).
Mezi zakladni formy Hg fadime: elementarni Hg, Hg?" a methylrtut’ (CHsHg"). HgP
se vyznacuje tékavosti a nizkou vodorozpustnosti a jedna se o nejméné¢ toxickou
formu. Rozdéleni forem Hg v pudach je silné zavislé na pudnim pH a redox
potencialu (Cibulka, 1991).

Pti nizkém pH sorbuje Hg piedevS§im humus, pfi vyssim pH sorbuji Hg hlavné jilové
mineraly a hydratované oxidy Fe a Mn. Methylrtut’ je sorbovana minimaln¢ (Benes,
1994).

wewvr

Hg patii methylrtut (CHsHg"). Vznikd plisobenim methanogennich bakterii na
anorganické slouceniny v anaerobnim prostfedi. Methylrtut patfi mezi mutagenni
a embryotoxické latky (Kafka et Puncochafova, 2002).

Rostlinami je Hg pfijimana velmi snadno. Mnozstvi Hg v rostlinaich neni pfili$
ovliviiovano jeho obsahem v pudg, ale je pfimo umérné jeho obsahu ve vzduchu.
Rtut’ pfijata z pady je kumulovana rostlinami pfedevsim v kofenech (Benes, 1994).

2.5.1.7. CHROM (Cr, lat. Chromium)

Chrom je velmi tvrdy, ale také kiehky kov. Ve stopovém mnozstvi je vyznamnym
esencialnim prvkem. Obsah Cr v ptdich je od 5 do 120 mg.kg™l. V piirodé se
vyskytuje vyhradné ve sloucCenindch. Z minerali je nejvyznamnéjSi chromit
(FeOCrO3) a krokoit (PbCrOs). Chrom muze mit n€kolik oxida¢nich stupnu, od +2
do +6 (Bencko, 1995).

Mobilita Cr v ptdé¢ zavisi na pH, stupni rozkladu organické hmoty, obsahu jilovych
minerald a redox potencidlu plidy. V pidé se vétSina Cr nachazi v malo pohyblivé
formé kationtd Cr®* vazanych na oxidy Fe a Al. Toxicita Cr zavisi na stupni oxidace.
V oxida¢nich podminkach se oxiduje na Cr®*, ktery je v piidach velmi mobilni. Pro
vétsinu organismii je Cr®* zna¢né toxicky a pii vysokém obsahu Cr v pidach klesa
jeji trodnost. Nejvice Cr se kumuluje v kofenech rostlin, méné v listech a stoncich.
Nejnizsi obsahy byly zjistény v zrnu (Kafka et Punc¢ochaiova, 2002).
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2.5.1.8. NIKL (Ni, lat. Niccolum)

Nikl je feromagneticky kov. V piirodé se vyskytuje pfevazné ve form¢ sulfida
a kiemicitanti. Z mineralti jsou to nikelin (NiAs), chloantin (NiAs.), millerit (NiS),
gersdorffit (NiAsz), ullmanit (NiSbS) ¢&i garnierit ((NiMg)SiO3.2H20). Ve
slou¢eninach se vyskytuje pfedevsim v mocenstvi Ni?".

Nikl je biogenni, esencialni prvek. Nedostatek u zvifat se projevuje zpomalenim
ristu, anémii a snizenim aktivity nékterych enzymu. Vysoky obsah Ni omezuje rist
rostlin a potlacuje fotosyntézu a transpiraci (Bencko, 1995).

Ve vysS8ich mnozstvich patii Ni mezi prvky se silné toxickymi Géinky na ¢lovéka.
vzniku rakoviny plic nebo rakoviny nosni a kréni sliznice. Mutagenita Ni byla v§ak
prokazana pouze u testovanych zvitat (Kafka et Puncochafova, 2002).

3.6. METODY REMEDIACE KONTAMINOVANYCH PUD

Termin ,,remediace” byl odvozen z anglického slova ,,remedy*, které je mozno volné
ptelozit jako ,,napravit, dat do pofadku* nebo také jako ,,1ék, 1écebny prostiedek*
(Vécha, 2002).

Pred vlastnim ndvrhem remediaéni technologie je tieba peclivé posoudit konkrétni
poméry na lokalité (Véacha, 2002):

- typ a koncentraci kontaminantu

- fyzikalni formu kontaminantu v pidnim prostiedi

- chemické, fyzikalni, biologické vlastnosti kontaminantu

- zéakladni pedologické charakteristiky lokality

- velikost kontaminované plochy

- vyuziti lokality

- historii kontaminace dané lokality

Remediacni technologie mohou byt rozdéleny podle mista pouziti do dvou
zakladnich skupin:

Metody ex-situ.

Kontaminovana zemina je z mista odvezena a nasledné podle druhu kontaminace
zpracovana. Do 80. let minulého stoleti se problémy znecisténi feSily pouze touto
metodou. Patifi sem napt. extrakce, solidifikace, chemicko-tepelny rozklad,
stimulovana biodegradace atd.

Tyto zpiisoby odstraniovani kontaminanti jsou finanéné ndaro¢né, destruktivni ve
vztahu k ptidnim vlastnostem i zivotnimu prostfedi a také velmi naro¢né v nasledné
péci o ulozisté odpadl. Dnes davame prednost takovym metodam, které ptdu zbavi
kontaminantl pfi soucasném zachovani funkce a vlastnosti plidy, takze miize byt
dale vyuzivana. Moznym vychodiskem jsou metody in-situ.

Metody in-situ.

Tyto metody vyuzivaji dekontaminacnich technik piimo v misté zneéisténi. Jsou
proto vice Setrnéjsi K zivotnimu prostiedi. Pti aplikaci téchto metod je ale nutné dbat
na to, aby se mobilni latky dale neSifily a nekontaminovaly vétsi uzemi. Mezi
zdkladni metody fadime extrakci, solidifikaci, izolaci, fedéni, elektrokinetické
procesy, degradaci, fytoremediaci, imobilizaci (Petrova et al., 2013).
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Pfi remediaci pid kontaminovanych rizikovymi prvky mtizeme pouzit tii zakladni

typy technik:

- odstranéni polutantu

- stabilizaci polutantu

- pfirozené oslabeni polutantu
Organické polutanty se nachazeji predevsim v systému padnich pérti, anorganické
polutanty jsou piedevSsim na povrchu padnich agregati, ptipadné rozpusténé
vV pudnim roztoku. Anorganické kontaminanty jsou vétSinou chemické prvky a jsou
tedy nedegradovatelné, ptfi jejich remediaci neni mozné pouzivat biologické
degradace (Dercova et al., 2005).

Na zakladé¢ zvoleného postupu remediace lze tyto metody rozdélit do nékolika
nasledujicich kategorii (Evanko et Dzonbak, 1997):

- Izola¢ni metody

o

o

Pokryvné bariéry — nepropustné bariéry branici infiltraci povrchové
vody do kontaminované pudy a tim zabranéni dalSiho Sifeni
kontaminantu.

Podpovrchové bariéry — bariéry slouzici kizolaci kontaminované
pudy a vody kontrolovanim pohybu podzemni vody.

- Imobiliza¢ni metody

o

Solidifikace/stabilizace — kombinace metod, jejichz cilem je vytvofeni
pevné hmoty, ktera fyzicky navaze kontaminant (solidifikace) a fixace
pomoci chemickych procest za celem tvorby méné mobilnich frakci
(stabilizace).

Vitrifikace — vysokoteplotni oSetieni kontaminované oblasti, ktera
vede Kk vytvofeni materialu skelné povahy a naslednému snizeni
mobility kontaminantd.

- Redukce toxicity a mobility

O

o

Chemicka uprava — snizeni mobility kontaminanti pomoci
chemickych procest

Propusné aktivni stény — stény tvofené reaktivnim materidlem (napf.
elementéarni zelezo, vapenec), ktery zachycuje kontaminanty ve vodé
protékajici touto bariérou.

Biologicka uprava — vyuziti pfirodnich biologickych procest jako
pomoc pii remediaci kovi v pudé (fytoremediace, bioakumulace,
biochemické procesy).

- Fyzikalni separace

o Fyzikalni separace — procesy pouzivané ex-situ, které se snazi
o separaci kontaminovaného materidlu od zbylé plidni hmoty
vyuzitim urcitych fyzikalnich charakteristik kovll a pid (sitovani,
gravitacni koncentrace, magneticka separace, pénova flotace).

- Extrakce

o Vymyvani pudy — jedna se o ex-situ proces pouziti vodného roztoku
o specifickém sloZeni.

o Pyrometalurgicka extrakce — vyuzivani zvySené teploty pro oddéleni

kovi od pevné faze.
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o Zaplavovani pudy — vyuziva rozpousténi a prechodu kontaminantti do
roztoku béhem interakce piidy a vodného roztoku, ktery je do pidy
injektovan.

o Elektrokineticka tprava — odstraniovani kontaminantti nachazejicich se
viontové form¢ pomoci elektromigrace, nebo odstranovani
organickych latek ve vodném roztoku elektroosmozou.

3.6.1. CHEMICKA STABILIZACE

Metody chemické stabilizace pomoci stabilizacnich c¢inidel snizuji vyplavovani
stopovych kovu a jejich biologickou dostupnost prostiednictvim adsorpce na povrch
mineralt, vytvafeni stabilnich komplex s organickymi ligandy, povrchového
vysrazeni a iontové vymeny.

V poslednich letech byla pouzita pii chemické stabilizace fada stabiliza¢nich Cinidel.
Ve studiich zabyvajici se touto tématikou se pouzivaji odlisna stabiliza¢ni ¢inidla pro
rizné kontaminované pudy. Studie Castéji zkoumaji vétsi mnozstvi Cinidel rizného
charakteru a poté porovnavaji jejich efektivitu. Stabiliza¢ni ¢inidla lze rozdélit podle
jejich povahy na né¢kolik skupin: fosfatové materidly, organickd hmota, jilové
materialy, alkalické materialy, (hydro)oxidy kovu (Fe, Mn, Al) a zeolity. Zhodnoceni
efektivity vybranych stabilizaénich ¢inidel je uvedeno v tabulce (Tab. 4) (Kumpiene
et al., 2008).

Stabilizac¢ni ¢inidla: As Cu Cr Zn Pb
Oxidy Mn ++ -

Oxidy Fe ++ +/- ++ + +
Fosfatové materialy - + + ++
Alkalické materialy - + - ++ +/-
Jilové mineraly + + ++ +
Organicka hmota +/- +/- ++ +/- +/-
Mira efektivity: (++)  velmi dobra

(+)  uspokojiva

(+/-)  nejasny vysledek
(-)  negativni
()  nebyla zkoumana

Tab. 4: Zhodnoceni vybranych ¢inidel chemické stabilizace (Kumpiene et al., 2008).

Pouzivani fosfatovych cinidel je spojovano hlavné s imobilizaci Pb. Pouzivaji se
predevSim apatit, fosfatové horniny, fosfatové soli, kyselina fosforecnd a jejich
kombinace. Souhrnné lze fici, Ze efektivita remediace pid kontaminovanych Pb
pomoci fosfatovych ¢inidel je velmi vysoka.

24



Imobilizace kontaminantt prostfednictvim organické hmoty se fidi jak hodnotou pH,
tak stupném humifikace organického materidlu. Vliv organickych materidld na
imobilizaci prvkd je tedy znacné specificky a nelze formulovat obecné zavéry.
Jedinym prvkem, pro jehoz imobilizaci se organickd hmota témét ve vSech piipadech
osvédcila, je Cr.

Stabilizaéni Cinidla z jilovych mineralt se osvédcila predev§im pro imobilizaci Zn.
Jako velmi efektivni se ukazaly napt. palygorskit ((Mg, Al)2SisO010(OH).4H20)
(Alvarez-Ayuso et Garcia-Sanchez, 2003a) a sepiolit ( MgsSisO15(OH)2.6 H20)
(Alvarez-Ayuso et Garcia-Sanchez, 2003b).

Alkalické materialy se bézné pouzivaji jako stabilizacni Cinidla za Ucelem snizeni
toxicity rizikovych prvki v padach. Bylo pozorovano, ze vapnéni pfispiva k niz§imu
pfijmu toxickych prvki rostlinami pfevazné diky zméné pidniho pH a zvySené
koncentraci Ca?* (Adriano, 2004). Hlavnim vysledkem aplikace t&chto ¢inidel je
zvyseni piidniho pH. Tato vlastnost ¢ini z alkalickych ¢inidel nevhodné materidly pro
snizovani mobility prvks vyskytujicich se v aniontové formé — napt. As nebo Cr"!,
nebot’ tyto prvky vykazuji v alkalickych podminkach vysokou mobilitu (Mench,
2003). Mezi dalsi materialy alkalické povahy pouzivané pii remediaci patii popilky
vznikajici pfi spalovani uhli. Mimo piimé aplikace se pouziva téchto popilkd i jako
prekurzort pro tvorbu zeolitd (Adriano, 2004).

3.6.1.1. STABILIZACNI CINIDLA NA BAZI OXIDU A HYDROXIDU

Oxidy a hydroxidy, pfipadné hydratované oxidy kovi Fe, Mn a Al jsou diky svym
adsorpénim schopnostem predmétem zdjmu jako mozna c¢inidla pro chemickou
stabilizaci ptid. Mezi dllezit¢ parametry oxidd, které ptimo souvisi s adsorpénimi
mechanismy, patii specificky povrch téchto oxidl, ktery udava rozsah plochy
sorbentu, na ktery se mohou stopové prvky vézat. Se specifickym povrchem pak
souvisi kationtovd vyménna kapacita. Dal$im dilezitym parametrem je pH nulového
naboje (pHzrc), které piedstavuje hodnotu pH, pii kterém je koncentrace kladnych
i zapornych sorpcnich mist na povrchu sorbentu stejna. Z hodnoty pHzec pak lze
urcit, pii jakém pH bude mit dany oxid kladny ¢i zaporny povrchovy naboj (Bradl,
2004).

3.6.1.1.1. OXIDY A HYDROXIDY Fe

Zelezo se vyskytuje piedevsim v oxida¢nich stavech Fe?* a Fe®*. Udastni se riznych
pudnich reakei. Ovliviiuje fyzikalni a chemické vlastnosti ptidy a tim i rozpustnost
a prijatelnost zivin rostlinami. Rozpustnost slou¢enin Fe je zna¢né zéavisla na pH.
V kyselych a periodicky zavlaZzovanych pidach je Fe znacn€ mobilni a miize piisobit
toxicky na rostliny. S ptibyvajici alkalinitou se rozpustnost Fe zna¢né snizuje (Benes,
1994).

Za ucelem chemické stabilizace jsou ze vSech oxidl nejvice zkoumény pravé oxidy
Fe. Mezi hlavni oxidy Fe pouzitelné pro chemickou stabilizaci patii goethit (o-
FeOOH), hematit (a-Fe203), magnetit (FesOa), lepidokrokit (y-FeOOH) a ferrihydrit
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(obecné Fe(OH)z3), které jsou diky svému vysokému specifickému povrchu dilezitou
soucasti ptudniho sorp¢niho komplexu (Komarek et al., 2013).

Vyuziti a porovnani u¢innosti sorpce As na hematit, magnetit a goethit uvadi ve své
praci napiiklad Giménes et al. (2007), kdy nejméné efektivni byl goethit
a nejefektnéjsi hematit.

Za ucelem chemické stabilizace, a tim zvySeni obsahu Fe v pudach, se setkavame
S pouzitim prekurzort téchto oxidi. Jedna se predevsim o sulfidy Fe, elementarni
zelezo Fe (0) a smési obsahujici tyto prekurzory (zelezny Srot, Zelezné piliny, rizné
odpadni produkty apod.) (Komarek et al., 2013).

Efektivitu téchto prekurzord pro imobilizaci As porovnavali Hartley et al. (2004).
Potadi ti¢innosti bylo nésledujici: sulfaty Fe (I111) > sulfaty Fe (11) > Fe® > goethit. Pti
pouziti sulfatd Fe (III) a Fe (II) ale dochazelo ke zvySovani mobility pfedevsim Pb
a Cd.

Sulfaty také maji vliv na acidifikaci prostfedi, které je pak nutno upravovat
alkalickym ptidavkem, napiiklad vapnénim (Komarek et al., 2013).

3.6.1.1.2. OXIDY A HYDROXIDY Al

Nejvhodnéjsimi oxidy Al pro pouziti pii chemické stabilizaci jsou predev§im gibbsit
(y-Al(OH)z3), boehmit (y-AlIOOH) a diaspor (a-AIOOH) (Komarek, 2013).

Nejlepsi vysledky pii stabilizaci As byly ziskany pii pouziti syntetického Al(OH)s3
a syntetického FeOOH (dosahujici témét 100% ucéinnosti), coz byl lepsi vysledek nez
pii pouziti Fe oxyhydroxidd nebo jilovych minerald (Garcia-Sanchez et al., 2002).

Oxidy Al jsou také spolu s oxidy Fe pfitomny v kalu po zpracovani bauxitu
(tzv. Cerveny kal), ktery se také pouziva jako pudni ptidavek pii remediaci. Pti
pouziti tohoto €inidla doSlo k vyraznému snizeni koncentrace Cd, Pb a Zn v salatu
Lactuca sativa L. 0 86%, 58% a 73% (Lee et al., 2009).

3.6.1.1.3. OXIDY A HYDROXIDY Mn

Mangan blizko zemského povrchu oxiduje a vznikaji tak manganové oxyhydroxidy,
které tvofi vice nez 30 znamych mineralli. Tyto minerdly se nachazeji Vv fad¢
geologickych prostfedi. VétSina oxidi Mn se vyskytuje jako jemnozrnné a slabé
krystalické (nebo amorfni) agregaty a povlaky. V pidach se pak nejcastéji vyskytuji
oxidy Mn typu pyroluzit (MnO), ramsdellit (MnO2), lithioforit
LiAlz(Mnz**,Mn3*)0g(OH)s, hollandit Bax(Mn**,Mn**)gO1s, romanechit
Bags(Mn**,Mn®")50121.34H,0, todorokit (Ca, Na, K)x(Mn* Mn®* )s012:3,5H.0
a birnessit ([Na, Ca, K]xMn204 ‘1.5H,0 — zjednodusené 6-MnO2) (Komarek et al.,
2013, Post, 1999). Struktury nékterych mineralt jsou znazornény na Obr. 3.

Mangan mize zaujimat oxidaéni stavy Mn?*, Mn®" a Mn*. Zikladem vétsiny
struktur oxidd Mn je oktaedr MnQOs. Tyto oktaedry mohou byt uspotadany spojenim
rohii nebo hran do rGznych typa struktur. NejCastéji jsou rozdélovany do dvou
zakladnich skupin (Post, 1999):
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- Tunelové struktury jsou tvofeny jednoduchymi, dvojitymi nebo trojitymi
fetézci oktaedri MnOes. V tunelech vétSiny téchto mineralt se pak mohou
zachytavat kationty a molekuly vody. Do této skupiny patii napt. hollandit,
kryptomelan a todokorit.

- Vrstevnaté struktury vznikaji vrstvenim jednotlivych ploch tvofenych siti
oktaedri. MnOe na sebe. Kationty a molekuly vody se pak nachazeji
V prostorach mezi vrstvami. Do této skupiny patii napt. birnessit, lithioforit
a vernadit.

Diky témto strukturdm maji oxidy Mn velmi dobré adsorp¢ni schopnosti.

¥ IR

C
D $
E
Obr. 3: Ukazka typu struktur A) pyroluzitu, B) ramsdelitu, C) hollanditu, D)
romanechitu, E) todorokitu (Post, 1999).

Oxidy Mn plni v ptid¢ dvé hlavni funkce:
1) jsou zdrojem Mn jako nutrientu pro rostliny
2) zachytavaji kovy a jiné polutanty diky ptiznivym adsorpénim vlastnostem.

Bylo zjisténo, Ze oxidy Mn jsou pii adsorpci nékterych kovt (napt. Pb) diky velkému
specifickému povrchu, nizkému pHzec a tim zdpornému povrchovému naboji,
efektivnéjsi nez napiiklad oxidy Fe (Feng et al., 2007; Komarek et al., 2013).

Oxyhydroxidy Mn maji vliv na chemismus pad a roztoku, ovliviiuji a Fidi
uvoliiovani, transport, dostupnost a toxicitu fady nutricnich prvka, kovi
a organickych kontaminanti v pid¢ a sedimentech (Feng et al., 2007).

Feng et al. (2007) syntetizovali birnessit, todorokit, kryptomelan a hausmannit
a srovnavali jejich sorpéni schopnosti. Nejlepsi schopnost sorbovat kovy zjistili

v
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mineraly vykazovaly podobné sorpéni schopnosti pro kationty Pb. Schopnost
sorbovat jednotlivé kovy byla nasledujici:

birnessit Pb>Cu>Zn> Co > Cd

kryptomelan Pb> Cu> Cd~=Zn> Co

todorokit Pb>Cu>Co>Cd>Zn

hausmannit Cu>Pb>C~=Zn > Cd.

Oxidy Mn se v piadach a sedimentech tcastni jak oxidacné — reduk¢nich déja, tak
kationtové vymény. Mezi dileZité oxida¢né-redukéni reakce patii napi. oxidace Cr3*
na mobilngjsi a toxictejsi Cr®* a oxidace As®* na méné mobilni a méné toxicky As®*
(Manning, 2002).

MnO; + H3AsO3 + 2H = Mn?* + H3AsO4 + H20 (5)
3MnOz + 2 Cr(OH)2* + 2H* = 3Mn?* + 2HCrO4 + 2H,0 (6)

V rovnici (5) slou¢eniny As>* vytvaieji s povrchem birnessitu komplexy vnitini sféry
a vznikly As®" je uvoliiovan s redukovanym Mn?* do roztoku. Podobny priibéh ma
pak i rovnice (6) (Komarek, 2013).

Proces oxidace As®" vytvafi také nova adsorpéni mista na povrchu oxidu Mn, kde se
na vzniklé hydroxylové skupiny navazuje As°* (Manning, 2002):

2Mn-OH + H3AsO4 = (MnO)2AsOOH + 2H.0 @)

Studiem oxidace As** pomoci oxidii Mn (birnessitu) se zabyvali Lafferty et al.
(2010a, 2010b). Ukazalo se, ze proces oxidace As®' je slozity a probihd nékolika
cestami soucasné. Jsou zde uvadény Ctyii mozné cesty oxidace. Jednd se o oxidaci
As®*" pomoci reaktivniho mista Mn** za vzniku As®* a Mn?*, Dalsi moznosti je reakce
As®" se dvéma reaktivnimi misty Mn*" nebo se dvéma reaktivnimi misty Mn>*
a Mn**. Posledni moznosti pak je reakce s dvéma reaktivnimi misty Mn®*.

Efektivitu sorpce Cd** na oxidy Mn zkoumali Zaman et al. (2009), nejprve bez
pridavku a poté s piidavkem fosfatu. Sorpce je znacné¢ zavisla na pH. Od pH 3 do pH
7 schopnost sorpce oxidi Mn rostla, pii vysSich pH pak byla téméF konstantni. Také
zjistili, ze pridanim fosfatd se sorpce Cd?* zvysuje. Celkovou sorpci Cd?* pak
oznagili jako funkci koncentrace Cd?*, koncentrace fosfati, pH a teploty.

Zhao et al. (2009) uvadgji, Ze na sorpci Pb?* na povrch birnessitu ma vliv priméry
oxidacni stav Mn (AOS). S rostoucim AOS se zvySovalo mnozstvi nasorbovaného
Pb2*. Béhem sorpce Pb?* se do roztoku uvoliiovaly Mn?*, K* a H*. S rostoucim AOS
Mn se z oxidfl uvoliiovalo Mn?* stale méné. Z vysledki pak vyplyva, Ze pii pouziti
birnessitu s vysokym AOS Mn pfi remediacich pid kontaminovanych Pb%" by
nedochazelo ke kontaminaci ionty Mn.
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3.6.1.1.4. AMORFNI OXID Mn

Della Puppa et al. (2013) porovnavali sorpci Cu, Cd, Zn a Pb na synteticky amorfni
oxid Mn (AMO) a birnessit pti riznych hodnotach pH. Zkoumané AMO a birnessit
mely srovnatelnou sorp¢ni kapacitu, prestoze birnessit vykazoval vétsi specificky
povrch nez AMO a vétsi kationtovou vyménnou kapacitu (CEC). Zjisténim bylo, ze
adsorpce na AMO je vice zavisla na pH nez je tomu u birnessitu. Pti sorpci Pb na
AMO byla pozorovana slaba zavislost na pH, sorpce Cu, Cd, a Zn byla na pH zavisla
zna¢né a s rostoucim pH schopnost sorbovat kationty téchto kovu rostla. U birnessitu
se sorpcni kapacita s klesajicim pH pfili§ neménila. Levnéjsi vyrobni naklady AMO,
na rozdil od birnessitu, Z n€¢ho ¢ini zajimavou alternativu ptidniho ¢inidla (Della Pupa
etal., 2013).

Vlastnosti AMO dale zkoumali Ettler et al. (2014). Mezi hlavni pozorované
vlastnosti patfily stabilita v puadach, ovlivnéni ptidniho chemismu a transformace
puvodniho materidlu v kontrastnich pidach. Pribéh rozpousténi AMO byl sledovan
na zékladé¢ koncentraci rozpouSténého Mn v pudni porovité vodé a podle
hmotnostnich ztrat AMO. Nejvyssi hmotnostni ztraty, a to az 18%, byly u kyselych
pud (pH 4,2). U ptid s pH 7,3 byl hmotnostni tibytek nejmensi (10%).

Také z méfeni koncentrace iontt Mn v roztoku byla patrna zavislost na pH. Dale
bylo zjisténo, ze v pudach o pH 5,4 a 7,3 doslo na povrchu AMO k vysrazeni
karbonatt Mn (rodochrozit MnCOs, kutnahorit CaMn(COs)2). Pii pH 4,2 se
karbonaty témét nevysrazely. Vyskyt karbonati na povrchu AMO a tendence
k agregaci Castic pak mohou zmenSovat reaktivni povrch a tim i jeho sorpéni
vlastnosti. Bylo zjisténo, ze stabilita AMO je silné zavisla na pH. Jako stabiliza¢ni
¢inidlo pfi remediacich proto bude AMO vhodné hlavné pro pidy s vySSimi
hodnotami pH. Vzhledem ke zvySené koncentraci rozpusténého Mn?* v pidnich
roztocich pii rozpousténi AMO bude nutné se zabyvat vlivem téchto iontd na piidni
organismy nebo rostliny (Ettler et al., 2014).

Bylo napiiklad prokdzano, Ze zvySena koncentrace Mn?* v piidé mlize byt pro
rostliny toxickd. Dochazi k omezeni riistu rostlin a objevuji se symptomy jako napf.
chloréza listli nebo nekroticka loziska na listech, a to zejména v kyselych ptidach
(Millaleo et al., 2010).

Della Pupa et al. (2013) testovali vliv rozpousténi AMO na aktivitu mikroorganismu
a domnivaji se, Ze Mn uvolnény pfi rozpousténi AMO neni pro mikroorganismy
toxicky. Také Michalkova et al. (2014) potvrzuji ve svém experimentu, ze nebyly
zaznamenany Zadné negativni u¢inky AMO na pidni mikroorganismy.

Michalkova et al. (2014) porovnavali potencial tiéi Fe- a Mn- nanooxidi pro
stabilizaci Cd, Cu a Pb v kontaminovanych pidach. I zde se ukazal, ve srovnani
s maghemitem y-Fe>Os a magnetitem Fe3Os, synteticky amorfni oxid Mn (AMO)
jako nejucinné;si pii snizovani mobility téchto prvki.

29



3.6.2. FYTOREMEDIACE

Fytoremediace je vyuziti nejriznéjSich rostlinnych druhti pii degradaci, extrakci
nebo imobilizaci organickych i anorganickych slouc¢enin Kontaminujicich pidu ¢i
vodu (Cunningham ent Ow, 1996).

Princip fytoremediace pud kontaminovanych rizikovymi prvky mize byt
zjednoduSen¢ popsan jako odstranéni téchto prvka z plidy jejich transportem do
kofenti, stonkl a listi. Kontaminované rostliny jsou poté sklizeny a zlikvidovany.
Cely proces se opakuje do té doby, nez je koncentrace rizikovych prvka v pudé na
piijatelnych hodnotach. Jednd se o vyuziti zelenych rostlin a s nimi asociovanych
mikroorganismu, pudnich doplikut a agronomickych technik (Soudek et al., 2008).

Fytoremediace je vétSinou vyuzivana in situ, ale muze byt pouzivana 1 pro
dekontaminaci vytézeného materialu tzv. landfarmingem (kultivaci vybranych rostlin
a mikroorganismil na vytézeném materialu), nebo formou pfirozenych nebo umélych
moktadd.
Vyhody vyuziti rostlin pro remediace (Macek, 2006):
mineralizace organickych slou¢enin

- vhodné pro rizné typy kontaminantt

- finan¢n€ nejméné narocné

- vétSina energie pochazi ze slunec¢niho zafeni

- minimalni poskozeni okoli

- esteticky pfinos

- dobfe pfijimano vetejnosti.

Pfi vyuZzivani fytoremediacnich technik dochazi k o¢ekavanym vysledkiim teprve po
nékolika letech az desetiletich. Jedna se tedy o pomalé technologie, které nelze
uplatiiovat tam, kde je potfebné odstranit rizikové prvky v kratkém case.

Také forma vyskytu rizikovych prvka je dilezitym hlediskem. Rostlinné kotfeny
dobtfe absorbuji kovy, které jsou dostupné vrozpustné formé. Dostupnost
a akumulaci lze zvysit v pfipadé mnoha prvkl snizenim pH pudy, pfidanim
chelata¢nich c¢inidel, pouzitim vhodnych hnojiv nebo zménou iontového sloZeni
pudy. Biologicky dostupnymi prvky pro rostliny jsou Ni, Cd, Zn, As, Se a Cu. Méné
dostupnymi jsou Co, Mn, Fe. Olovo, Cr a U nejsou dostupné bez ptidavku
komplexacnich Cinidel.

Vysokou schopnost akumulovat rizikové prvky maji jen nékteré rostliny, tzv.
hyperakumulatory. V¢étSina téchto rostlin ale dosahuje pomérné malych vytézka
biomasy. Dal$i nevyhodou téchto rostlin je schopnost akumulace pouze urcitého
prvku (Macek, 2006).

Fytoremediacni techniky se déli podle typu kontaminantu a jeho zpracovani

rostlinami. Pulford et al. (2002) uvadi pét zakladnich fytoremediacnich metod:

1) Fytoextrakce: rostliny extrahuji kovy z pidy a koncentruji je ve skliditelnych
castech

2) Fytodegradace : rostliny a souvisejici mikroby rozkladaji organické polutanty
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3) Rhizofiltrace: absorpce nebo precipitace kontaminanti kofeny rostlin
zZ odpadnich vod

4) Fytostabilizace: rostliny snizuji mobilitu a biologickou dostupnost polutantd.

5) Fytovolatilizace: tekani zneCistujicich latek do atmosféry pres rostliny,
z rizikovych prvki se jedna predevsim o Hg, Se a As. Pouziti je ale kontroverzni,
nebot’ nedochazi K odstranéni kontaminace, ale pouze k pfesunu kontaminantu
z pudy do ovzdusi.

V souvislosti s chemickou stabilizaci fada studii uvadi jako vhodny doplnék metodu
fytostabilizace. Kombinaci téchto dvou piistupli by mohly vznikat G¢inné metody pro
remediaci kontaminovanych pid, a to i pro rozsahlé oblasti (Martin et Ruby, 2004).

3.6.2.1. FYTOSTABILIZACE

Fytostabilizace vyuziva urcitych rostlinnych druhti pro imobilizaci rizikovych prvki
v pud¢ pomoci absorpce a akumulace kotfeny, adsorpce na kotfeny nebo srdzeni
v kofenové zoné rostlin (rhizosfére). Tento proces snizuje mobilitu kontaminantu
a zabranuje migraci do podzemnich vod. Dale snizuje riziko vstupu téchto prvka do
potravinového fetézce (Etim, 2012).

Také se vyuziva rostlin a rostlinnych kotfenli k zabranéni migrace polutantii vétrnou
a vodni erozi, louzenim a rozptylem pudy. Fytostabilizace zavisi na chemickych,
biologickych a fyzikalnich vlastnostech pudy (U. S. EPA, 2000).

Pudni pH muze byt ovlivnéno exudaty (latky vyluc¢ované rostlinnymi kofeny) nebo
prostiednictvim produkce COo.

Obecné lze ftici, ze rostliny vyuzivané ve fytostabilizaci by mély byt vysoce
tolerantni k vysokym hladinam kovu v prostfedi. Akumulace kovu v jejich pletivech
je zde ale nevyhodou. Uplatnéni zde nachazeji travy, které maji svazcité kofeny
vhodné pro kontrolu eroze. Ptikladem muze byt kostfava Cervena (Festuca rubra L.)
nebo psinecek tenky (Agrostis tenuis L.). Dale se hojné vyuzivaji topoly (Populus
spp.) diky jejich vysoké toleranci ke kovim. Tato metoda je vhodna predev§im pro
velké plochy s relativné imobilnimi kovy. Lepsi vysledky jsou pak u pld s hrubsi
texturou a vys$§im obsahem organického materialu (U. S. EPA, 2000).

Fytostabilizace se vyuziva zejména k finalni upravé ploch, kde je potfeba obnovit

vegetacni pokryvku, ale kvili vysoké koncentraci nelze na zasazené tizemi aplikovat
béznou vegetaci (Soudek et al., 2008).

3.6.3. VYUZITI NANOTECHNOLOGII V REMEDIACICH
KONTAMINOVANYCH PUD

Nanotechnologie a nanomaterialy postupné pronikaji do raznych odvétvi lidské
¢innosti  vcetné remediacnich technik. Nanotechnologie vyuzivaji materialy
0 rozmérech fadové od 1 do 100 nm. Tim dostavaji diky svym rozmé&ram
a usporadani nové fyzikalni a chemické vlastnosti. Jejich rozméry jsou tak malé, ze
dokazi ovlivinovat, tidit nebo reagovat s okolnim prostfedim na tGrovni jednotlivych
atomt a molekul (Cernik, 2006).
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Mezi hlavni zdroje pfirodnich nanomaterialti patii lesni pozary, vulkanické aktivita
a eroze. Mohou vznikat i biologickymi procesy, zejména mikrobialni aktivitou. Ke
vzniku pfispivd 1 lidskd cinnost. Zejména spalovacimi procesy nebo tfeba
opotfebovanim pneumatik motorovych vozidel. Dal§i moznosti je jejich zamérna
vyroba.

Nejcastéji pouzivané nanomaterialy se skladaji z prechodnych kovi (Ag, Fe), Si,
C (nanotrubice, dendrimery) a oxidt kovi (Ti, Zn, Ce) (Sovova et al., 2012).

Nanomaterialy, které maji vSechny tfi rozméry mens$i nez 100 nm, se nazyvaji
nanocastice. Nejvyuzivanéj§imi nanocasticemi k dekontaminacim jSou nanocastice
elementarniho zeleza (nZVI). Funguji jako silné reduk¢ni ¢inidlo, a protoze je Fe
pfirozenou slozkou zivotniho prostiedi, nedochazi pti jeho vyuziti pii sanacich
in-situ ke vnaseni cizorodého nebo toxického prvku do prostiedi. Zelezo lze také
pouzit v rtiznych modifikacich, napt. ve formé bimetalickych nanocastic Fe/Pb,
Fe/Ni nebo jako emulzi s rostlinnym olejem.

Dal$i pouzivané nanocastice jsou napi. oxidy MgO, CaO, Al2Oz, TiO2 a smésné
oxidy MgO-Al>03, CaO-Al>0s. Nanooxidy kovii maji dobré adsorpéni vlastnosti,
které jsou zpusobeny jejich velikosti, formou a velkym polarnim povrchem.
Technickou komplikaci pfi pouzivani nanoc¢éstic k dekontaminacim muze byt jejich
tendence ke shlukovéani. To je zplisobeno pfedev§im Van der Waalsovymi silami
a magnetickymi interakcemi. Tim se snizuje povrch ¢astic, jejich reaktivita
a mobilita v horninovém prostiedi (Novakova et al., 2009).

3.6.3.1. NANOCASTICE Fe®

Nanodastice elementarniho Zeleza maji typickou vrstevnatou strukturu. Model
struktury je zobrazen na obrazku (Obr. 4). Obecné se Zelezné nanocastice skladaji
Z jadra tvofeného elementarnim zelezem a obalu tvofeného oxidy zeleza, nebo zeleza
smisené valence (tj. Fe (II) a Fe (II1)). Oxidy a hydroxidy tvoii obal v disledku
oxidace Zeleza. Aplikace elementarniho Zeleza je zaméfena pfedevsim na elektron-
donorové vlastnosti Fe°. Podle okolnich podminek jsou ¢astice Fe® velmi reaktivni ve
vodé a mohou slouzit jako vynikajici darci elektronu, kdy Fe® piisobi jako redukéni
¢inidlo p¥imym poskytnutim elektronu ze svého povrchu: Fe® —Fe?* + 2¢” (Li et al,
2006).
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Obr. 4: Model struktury nanocastice Fe (Li et al, 2006).

Povrch nanocastice elementarniho Zeleza (nZV1) je zpravidla stabilizovan vhodnym
povrchové aktivnim Cinidlem. Na velikost, tvar a slozeni nanocastic ma vyznamny
vliv piedevsim zptisob jejich piipravy. Cim mensi ¢astice jsou, tim 1épe se mohou
horninovym prostfedim pohybovat a tim vice jsou reaktivni (Klimkova, 2009).
Vhodnym stabilizdtorem pro nZVI a Zelezné potahované nanocastice je napt. Skrob,
sodna stil karboxymethylcelulosy (CMC) nebo kyselina polyakrylova (PAA). Skrob,
CMC i PAA jsou Setrné k zivotnimu prostiedi (Novakova el al., 2009).

Mechanismus odstranovani arsenu spociva v adsorpci As(lIl) na Fe(ll) a Fe(lll)
oxidy a hydroxidy, které vznikaji in-situ béhem oxidace (koroze) nZVI. Adsorpci
vrozmezi pH 4 az 10, kdy bylo odstranéno 88,6-99,9 % As. Pti pH niz§im nez
4 a vy$8im nez 10 adsorpce prudce klesala (Kanel et al., 2005).

Pii odstranovani Cr(VI) a Pb(ll) pfi pouziti nZVI zpevnéného pryskyfici (tzv.
Ferragel) dochazi k redukci na Cr(l11) a také k redukci, separaci a imobilizaci Pb(Il).
Utinnost Ferragelu ve srovnani s zeleznymi pilinami byla n&kolikanasobné vyssi
(Ponder et al., 2000).

K faktorim ovliviiujicim podpovrchovou mobilitu patii sloZeni pidy, iontové slozeni
podzemni vody, hydraulické vlastnosti podzemni vody, hloubka podzemni vody,
geochemické vlastnosti aj. Uinnost technologie také zavisi na piitomnosti
konkurenénich oxidantii jako rozpustény kyslik a NO*, koncentraci kontaminujicich
latek a pH pludy/podzemni vody. Dal§im faktorem, ktery miZe ovlivnit G¢innost
nano&astic Zeleza, je pasivace. Pokud se nanocastice Fe® pouzivaji nespravné, miize
dojit k tomu, Ze Zelezo oxiduje a stava se pasivnim jesté pred reakci s kontaminantem
(U. S. EPA, 2008).
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4. EXPERIMENTALNI CAST
4. 1. PUDNI CHARAKTERISTIKA

Puidni vzorky byly odebrany v okoli obce Mokrsko ve stiednich Cechach piiblizné
50km od Prahy. V této oblasti se nachazi jedno z nejvétSich znamych lozisek zlata
v Evropé. Ptirozenymi doprovodnymi mineraly rud zlata jsou zde také pyrit (FeSz) ¢i
arsenopyritu (FeAsS), diky némuz je na tomto uzemi v pudé pfirozené zvySena
koncentrace As (Szakova et al., 2007).

Vzorky byly odebrany zpovrchové vrstvy 0-20cm, vysuSeny na vzduchu,
homogenizovany a prosety pfes 2mm nerezové sito. Zakladni fyzikalné-chemické
vlastnosti jsou uvedeny v tabulce 5. Celkové obsahy jednotlivych rizikovych prvki
Vv pud¢ jsou uvedeny v tabulce 6. Zrnitostni slozeni bylo uréeno pomoci hustomérné
metody dle Gee and Or (2002).

Pudni pH bylo méfeno v suspenzi o poméru 1:2,5 (w/v) pudy a deionizované vody
a1l M KCI (ISO 10 390:1994). Celkovy obsah organického uhliku (TOC) byl
stanoven pomoci analyzatoru uhliku TOC-L CPH( Shimadzu, Japonsko). Kationtova
vyménna kapacita (CEC) byla stanovena dle Carter and Gregovich (2008). Pro
urceni pseudocelkové koncentrace rizikovych prvki byly vzorky nejprve rozlozeny
v obracené lucavce kralovské za pusobeni mikrovinného zaieni (SPD-Discover,
CEM, USA) a koncentrace prvki v digestatu byla nasledné stanovena metodou
optické emisni spektrometrie s indukéné vazanym plazmatem (ICP-OES, Agilent
730, Agilent Technologies, USA). Frakcionace As v pidé byla uréena metodou
sekvenéni extrakce dle Wenzel et al. (2001). Hodnoty As v jednotlivych frakcich
jsou uvedeny v Tab. 7.

Zakladni fyzikalné-chemické vlastnosti pady

(Mokrsko):
PHH20 6
pPHkcl 4,4
CEC (meq/100g) 35,92 +4,71
TOC (%) 1,10 £ 0,00

Distribuce velikosti ¢astic:

Jil (%) 2
Prach (%) 26
Pisek (%) 72
Textura piscita

Tab. 5: Zéakladni fyzikalné-chemické vlastnosti zkoumané pidy.

34



Celkové obsahy prvki (mg/kg) - Mokrsko:
As 878,51 £ 26,24
Zn 65,31 £7,18
Cu 21,51 £1,94
Mn 690,77 + 67,40
Cd 2,96 £ 0,34
Fe 40104,64 +4381,28
Al 25397,11 +£25397,11
Pb 12,60 £ 1,92
Ni 6,13 +0,73
Cr 16,24 + 2,43

Tab. 6: Celkové obsahy rizikovych prvka v padé.

Cinidlo: As (mg/kg) %
FA: nespecificky sorbovana 2,65 + 0,05 03
FB: specificky sorbovana 43,62 +1,94 50

FC: vazana na amorfni a jemné krystalické
oxidy Fe, Mn a Al 246,59 +30,87 28,1

FD: véazana na krystalické oxidy Fe, Mn a Al 442132089 50,3

FE: rezidualni faze

143,52 16,3

2 878,51 100,0

Tab. 7: Mnozstvi As v jednotlivych frakcich sekvenéni extrakce.

4.2. TESTOVANE OXIDY

Byly testovany tii rizné nanooxidy Fe a Mn s cilem posoudit jejich potencial pro
imobilizaci As a dalsich rizikovych prvka v padé. Maghemit y-FeOs (Fe 1lI)
a magnetit Fe3O4 (Fe 11, III) byly zakoupeny od firmy Sigma Aldrich (Némecko).
Amorfni oxid manganicity (AMO), meziprodukt syntézy birnessitu, byl pfipraven
podle Della Puppa et al. (2013).
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4. 3. pH-STATICKY LOUZICI TEST

Za ucelem vyhodnoceni vlivu pH na stabiliza¢ni potencial aplikovanych ¢inidel, byly
provedeny pH-statické louzici testy dle evropské normy CEN/TS 14997. Testy
probihaly po dobu 48 hodin za teploty 20 £ 5°C a byly provedeny ve tfech
vyhotovenich s riznym osetfenim: C (kontrola, bez ¢inidla), AMO, Fe III a Fe II, III
v koncentraci 1% (w/w). Pro ekvilibraci podminek v pidnim prostiedi po aplikaci
testovanych ¢inidel byla osetfend ptiida udrzovéana po dobu jednoho mésice pii ~60—
70% vlhkosti. Nasledn¢ byla sucha pida o hmotnosti 2g umisténa do kyvet a zalita
20 ml demineralizované vody. Experiment byl proveden pti pH 4, 5, 6, 7 a natural
(bez Gpravy pH). Vzorky v kyvetach byly tiepany (200 rpm) po dobu 48 hod,
hodnota pH byla pribézné¢ kontrolovana pH-metrem a upravovana pomoci 0,1M
NaOH a 0,1M HNOs . Po ukonc¢eni experimentu bylo zméfeno pH suspenze, vzorky
byly zcentrifugovany (5000 rpm, 10min), prefiltrovany pies 0,45um nylonovy
sttikackovy filtr a ve filratu byla stanovena hodnota Eh. Koncentrace prvki
a DOC v extraktu byly stanoveny pomoci ICP-OES a analyzatoru uhliku.

4. 4. VYSLEDKY

Hodnoty Eh ukazuji, Ze se roztoky nachazely v oxida¢nim prostiedi (Eh 448 — 626
mV). Hodnoty pH pudnich vzorkd byly v rozmezi od pH 4 do pH 7. Hodnoty pH
natural, tedy neupravovanych pudnich vzorkd, byly v rozmezi od pH 5,911 u vzorku
s AMO do pH 6,078 u vzorku s Fe I1,111.

Zavislost koncentrace As na pH a na pouzitém cinidle je znazornéna v grafu na
obrazku 5. Koncentrace As Vv roztocich s AMO byla v rozmezi od 0,32 mg/kg (pH 5)
do 9,41 mg/kg (pH 7). V roztocich s Fe Il byly koncentrace od 0,56 mg/kg (pH5) do
10,52 mg/kg (pH 7) a v roztocich s Fe Il, 111 byly koncentrace od 0,51 mg/kg (pH 5)
do 10,12mg/kg (pH 7). Pouzitim jednotlivych ¢inidel, Vv porovnani s kontrolnim
vzorkem, byl zaznamenan pokles koncentrace As ve vsech vzorcich od pH 4 do pH
6. Nejvyssiho snizeni koncentrace As, v porovnani s kontrolnim vzorkem, pak bylo
dosazeno piti pH 4. AMO bylo nejicinngjsi, v porovnani s ostatnimi c¢inidly
predevsim pii pH 5 a pH 6. Pii pH 7 byly zaznamenany nejvyssi koncentrace As, a to
u vSech vzorki, pfi¢emz uzitim cinidel nedoSlo ke statisticky vyznamné zméné
koncentrace As.

Zavislost koncentrace Mn na pH a na pouzitém cinidle je znazornéna v grafu na
obrazku 7. Koncentrace Mn v extraktu s AMO byla vrozmezi od 3,21 mg/kg
(pH 5,9) do 342,93 mg/kg (pH 4). V extraktu s Fe Il byly koncentrace od 1,55
mg/kg (pH 5,9) do 53,95 mg/kg (pH 4). V extraktu s Fe 11, 11l byly koncentrace od
1,11 (pH 5,9) mg/kg do 48,96 mg/kg (pH 4). Nejnizsi koncentrace Mn byly
naméfeny piti pH natural (pH 5,9). Poté koncentrace Mn stoupala jak smérem
K niz§im, tak k vy$sim hodnotam pH, a to ve vSech vzorcich. K vyraznému zvyseni
koncentrace Mn doslo, v porovnani s kontrolnim vzorkem, ve vSech vzorcich
s AMO. Nejvyssi narist pak byl s AMO pifi pH 4. Ostatni ¢inidla neméla na
koncentraci Mn statisticky vyznamny vliv.

Zavislost koncentrace Fe na pH a na pouzitém cCinidle je znadzornéna v grafu na
obrazku 6. Nejvyssi koncentrace Fe byly naméfeny ve vSech vzorcich pti pH 7.
Nejvyssi koncentrace byla 250,2 mg/kg pii pH 7 v roztoku s Fe I1/111.
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Zavislost koncentrace DOC na pH a na pouzitém ¢inidle je znazornéna v grafu na
obrazku 8. Koncentrace DOC v roztocich s AMO dosahovala hodnot od 271,92
mg/kg (pH 5) do 867,58 mg/kg (pH 7). V roztocich s Fe Il byly koncentrace od
250,51 mg/kg (pH 5) do 1016,64 mg/kg (pH 5,9) a v roztocich s Fe I1,111 byly
koncentrace od 223,48 mg/kg (pH 5) do 1107,42 mg/kg (pH 5,9). Nejvyssich
koncentraci bylo dosazeno pti pH natural (5,9) a pti pH 7 ve vSech vzorcich. V ramci
jednotlivych pH pak jednotliva ¢inidla neméla statisticky vyznamné odlisny vliv na
zménu koncentrace DOC.

Obsah As v extraktu - Mokrsko:
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Obr. 5 : Obsah As v extraktu. C: kontrolni vzorek, AMO: amorfni oxid Mn, Fe IlI:
maghemit, Fe I1,11l: magnetit pii pH 4, pH 5, pH natural (5,9), pH 6, p H7. Udaje se
stejnym pismenem reprezentuji statisticky stejné hodnoty (p<0,05). Vysledky
statistiky zobrazuji porovnani jednotlivych ¢inidel vzdy pro jednu hodnotu pH.

37



Obsah Fe v extraktu - Mokrsko:
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Obr. 6 : Obsah Fe v extraktu. C: kontrolni vzorek, AMO: amorfni oxid Mn, Fe III:
maghemit, Fe Il,11l: magnetit pfi pH natural (5,9), pH 6, p H7. Udaje se stejnym
pismenem reprezentuji statisticky stejné hodnoty (p<0,05). Vysledky statistiky
zobrazuji porovnani jednotlivych ¢inidel vzdy pro jednu hodnotu pH.
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Obr. 7 : Obsah Mn v extraktu. C: kontrolni vzorek, AMO: amorfni oxid Mn, Fe IlI:
maghemit, Fe II,11l: magnetit p#i pH 4, pH 5 natural (5,9), pH 6, p H7. Udaje se
stejnym pismenem reprezentuji statisticky stejné hodnoty (p<0,05). Vysledky
statistiky zobrazuji porovnani jednotlivych €inidel vzdy pro jednu hodnotu pH.
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Obsah DOC v extraktu - Mokrsko:
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Obr. 8 : Obsah DOC v extraktu. C: kontrolni vzorek, AMO: amorfni oxid Mn, Fe IlI:
maghemit, Fe I1,111: magnetit pii pH 4, pH 5, pH natural (5,9), pH 6, pH 7. Udaje se
stejnym pismenem reprezentuji statisticky stejné (p<0,05). Vysledky statistiky

zobrazuji porovnani jednotlivych ¢inidel vzdy pro jednu hodnotu pH.
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4. 5. DISKUSE

Z méfeni koncentrace As v roztoku je patrna jeho zavislost na pH, tedy pokles
koncentrace od pH 4 do pH 6, pii pH 7 pak narast koncentrace ve vSech vzorcich.
Podobné Ettler et al. (2015) uvadéji, ze koncentrace As byla nejvyssi pti pH 8 (3,84
mg/kg v kontrolnim vzorku; ~ 3,3% z celkového mnozstvi). Vyznamného snizeni
koncentrace As dosahli pfi pouziti AMO po 6 mésicich pokusu v kyselém prostiedi.
V naSem experimentu byly naméteny nejvyssi koncentrace As pii pH 7 a nejvétsiho
snizeni koncentrace As bylo dosazeno pii pH 4 ve vSech vzorcich. Statisticky byla
pii pH 4 vSechna ¢inidla stejné¢ UCinnd, pii pH 7 neméla cinidla, v porovnani
s kontrolnim vzorkem, na koncentraci As podstatny vliv. AMO bylo nejucinnéjsi,
V porovnani s ostatnimi Cinidly, pfi pH 5.

Pii pH 7 byly naméfeny nejvyssi koncentrace nejen u As, ale i Fe. Na zaklad¢
sekvencni extrakce pak bylo zjisténo, Ze nejvyssi podil As byl vazan na oxidy zeleza,
a to jak na amorfni faze (28,1%), tak predevs$im na krystalické faze (50,3%). Z téchto
vysledkt I1ze usuzovat, ze rozpousténim Fe oxidi dochdzi i ke znacnému uvoliiovani
As.

U vysledki koncentrace Mn pozorujeme podobny trend jako napt. Ettler et al.
(2014), tedy také jistou zavislost koncentrace Mn na pH. Ettler et al. (2014) naméfili
hodnoty koncentraci Mn od 9,18 mg/l (pH 7,3) do 113 mg/l (pH 4,2). Dale uvadé;ji,
ze dochazi k uvolnovani Mn z AMO. Tomu odpovidaji i naSe naméfené hodnoty,
kdy k nejvys$simu nartstu koncentrace Mn, v porovnani s kontrolnim vzorkem, doslo
ve vzorku s AMO pii p H 4. Rovnéz Michalkova et al. (2014) uvadéji vyssi
koncentraci Mn ve varianté¢ s AMO, a to 10x vyssi u pudniho vzorku s pH 5,85 a 70x
vy$$i u pudniho vzorku s pH 4,25, ve srovnani s kontrolnim vzorkem. Vzhledem
k velkému uvolfiovani iontt Mn bude v budoucnu nutné provést dalsi studie
zabyvajici se vlivem téchto iontii na pidni organismy nebo rostliny.

Také u vysledki koncentrace DOC pozorujeme podobny trend jako Ettler et al.
(2015). Ti namefili nejvyssi koncentrace DOC v kontrolnich vzorcich pfi pH 8.
V nasem experimentu byla nejvyssi koncentrace v kontrolnim vzorku 940,23 mg/kg
pii pH 7. Dale uvadé&ji, Zze u vzorki s AMO byla pozorovana obecné nizsi
koncentrace DOC neZ u kontrolnich vzorkid. V nasem experimentu, V porovnani
s kontrolnim vzorkem, neméla jednotliva Cinidla statisticky vyznamny vliv na
zmény koncentrace DOC. Michalkova et al. (2014) uvadgji, ze AMO vyrazné zvysilo
koncentraci DOC v prvnich tydnech po jeho aplikaci, poté zaznamenali stabilizaci
podminek, kdy ke zvySeni koncentace DOC uz nedochdzi. ZvysSeni koncentrace
DOC pak vysvétluji i tim, z2 AMO ma vliv na rozpousténi organické hmoty.
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5. ZAVER

V piipadé kontaminace pud vice nez jednim rizikovym prvkem miize byt volba
stabilizacniho ¢idla velmi problematicka. Je nutné pouziti ¢inidel pro stabilizaci vzdy
peclivé zvazovat a jeho u¢innost v konkrétnich podminkach otestovat.

Vysledky pH-louziciho testu ukazuji, Ze nejucCinnéjSim pro stabilizaci As ve
studovanych vzorcich pidy (v rozmezi pH 4 — pH 7) a v daném poméru w/w (1%,
w/w) je AMO, pficemz G¢innost stabilizace byla vyraznéjsi pfredev§im za podminek
niz§iho pH (pH 4, pH 5). Dale na zakladé vysledkt sekvencni extrakce lze usuzovat,
ze rozpousténim Fe oxidii mize dochéazet 1 ke znatnému uvolnovani As, coz neni
zadouci.

Vysledky experiment je proto nutné do budoucna ovéfit v delSich casovych
intervalech a také i v realném ptidnim prostiedi.
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