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Abstrakt

vvvvvv

problému. Jednou z moinych metod remediace kontaminovanych pld je tzv. chemicka stabilizace
pomoci pldnich ptidavkl. Oxidy a hydroxidy Fe, Mn a Al predstavuji diky své stavbé a sorpcnim
schopnostem (pHzpc, specificky povrch, CEC) skupinu vhodnou pro stabiliza¢ni metody. Tato diplomova
prace se zabyva zkoumdnim stability a efektivity nového syntetického amorfniho oxidu Mn (AOM) v
kontrastnich pUdnich vzorcich N (pH 4,2), H (pH 5,4), S (pH 7,3). Béhem 90ti denniho laboratorniho
nadobového experimentu bylo zjisténo, Ze stabilita AOM je silné zavisla na pH, kdy nejvice se AOM
rozpoustél v kyselé pldé N (ztrdta hmotnosti az 18%) a nejméné v zasadité pldé (ztrata hmotnosti 10%).
Rozpousténi AOM bylo u kyselejsich pid N a H spojeno s uvolfiovanim Mn do pldniho roztoku. Nizsi
ztrata hmotnosti u pdd H a S je navic spojena s precipitaci sekundarnich karbonat (rodochrozit —
MnCOs, kutnahorit — (Ca,Mn)CO;), které byly detekovany u inkubovaného AOM pomoci rentgenové
difrakce (XRD), transmisni elektronové mikroskopie (TEM) a skenovaci elektronové mikroskopie (SEM).
Granulometricka méreni ukazuji, Ze castice AOM maji pri expozici v plidé tendenci se shlukovat do
vétsich agregatd ( > 10 um). Vzhledem k niZsi rozpustnosti se jevi vhodnéjsi pouZiti AOM pro zasadité;jsi
pldy. Tvorba sekundarnich minerald a agregace do vétsich ¢astic mlze mit vliv na sniZeni sorpcnich
schopnosti AOM. Je proto dlleZité provést in-situ experimenty, které ovéri pouzitelnost pridavku AOM

Vv praxi.



Summary

Metal contamination of soils is one of the most important environmental problems throughout the
world. One of the possible remediation technique of contaminated soils is based on chemical
stabilization using various amendments. Due to their structure and sorption properties (pHzpc, specific
surface, CEC etc.), Fe, Mn and Al oxides are suitable for this remediation technique. The focus of this
diploma thesis is to evaluate the stability and the effectivity of the new synthetic amorphous Mn oxide
(AOM) in soil samples with contrasting physicochemical parameters, mainly pH: soil N (pH 4,2), soil H (pH
5,4), soil S (pH 7,3). In a 90-day laboratory pot experiment with incubation of AMO in these soils we
found that stability of AOM is strictly pH-dependent.Higher dissolution was observed in the most acidic
soil N (mass loss up to 18%), whereas in alkaline soil S themass loss attained only 10%. The dissolution of
AOM in acidic soils (N, H) was connected with a significant release of Mn into the soil pore water. For
soils H and S the massive formation of secondary carbonate phases (rodochrozite — MnCO;, kutnahorite
— (Ca,Mn)C0O;3) was detected on the AOM surfaces by X-ray diffraction analysis (XRD), transmission
electron microscopy (TEM) and scanning electron microscopy (SEM). Granulometric measurements
indicated that AOM have tendency to aggregate to larger particles (> 10 um) during incubation in soils.
Our results indicate that AOM is more suitable as amendment for alkaline soils. Precipitation of
secondary carbonates and aggregation to larger particles is probably leading to decrease of the sorption
capability of AOM. Further in-situ experiments are therefore necessary to assess the efficiency of AOM

amendment in real soil systems.
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1. Uvod

Kontaminace Zivotniho prostfedi kovy a polokovy je v soucasné dobé vyznamnym environmentdlnim
problémem. Diky vysoké koncentraci a zna¢né mobilité vstupuji tyto stopové prvky do vSech sfér
tvoricich nase Zivotni prostredi - pedosféry, hydrosféry, atmosféry a biosféry. Témér tretinu vSech
polutantd v pidé a podzemni vodé tvori pravé kovy (Obrazek 1). Mezi hlavni kovové kontaminanty v
pladé se fadi Pb, Cr, Zn, Cd, Cu, Hg, Ni a polokovy As a Sb (Wuana a Okieimen, 2011). Hlavni cesty, jakymi
se tyto kovy dostdvaji do prostredi, jsou zejména emise z rychle rostoucich industridlnich oblasti, dllIni
odpady, odpady obsahujici kovy, olovnaté benziny a barvy, pldni hnojiva, odpadni kaly, pesticidy,
zavlaZzovani odpadnimi vodami, rezidua po spalovani uhli, tnik petrochemikalii, popilky z elektrarenského
primyslu a nasledna atmosféricka depozice (Khan a kol., 2008). Pldy jsou hlavnimi prijemci kovl
uvolnénych témito antropogennimi procesy. Vétsina kovl, na rozdil od organickych kontaminantd,
nepodléhd mikrobidlni a chemické degradaci a zUstdvaji v pddnim prostiedi po dlouhou dobu

(Kirpichtchikova a kol., 2006).
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Obrazek 1: Podil jednotlivych kontaminantti na znecisténi ptidy a podzemni vody v Evropé (EEA, 2007).

V dlsledku této kontaminace byly vyvinuty nejriiznéjsi metody, pomoci kterych je mozné obsahy kovl v
plGdach snizit nebo alespori omezit jejich mobilitu, a zabranit tak jejich vstupu do Zivych organismu.
Resersni Cast diplomové prace se zaméfuje na kontaminaci pldniho prostfedi a shrnuje jednotlivé
remediaéni metody pouzivané k osetfeni téchto pid. Remediacnich metod existuje cela fada (Evanko a
Dzombak, 1997; Mulligan a kol., 2001; Adriano, 2001). Velkym uskalim je vSak financni a technicka
narocnost vétsiny téchto metod. Vhodnym resenim na snizeni nakladu se jevi tzv. chemicka stabilizace

pomoci specialnich pridavkd do pldy, které snizi mobilitu a dostupnost kovd pro biotu (Komarek a kol.,
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2013; Kumpiene a kol., 2008). Tento typ stabilizace doprovazeny dalsimi metodami napf. fytoremediaci
(Marques a kol., 2009, Robinson a kol., 2009) by se v budoucnu mohl stat efektivnim aparatem pro
remediaci pud. Kromé fyzikdlné-chemickych parametri jako jsou pH, Eh, velikost pldnich castic,
mineralogické sloZeni a obsah organické hmoty, hraji roli v distribuci kov( v plidé také atenuacni procesy.
V prvé rfadeé se jedna o adsorpci, povrchové vysrazeni a fixaci (Bradl, 2004). Remediacni pridavky by mély
pravé cilit na tyto zadrZovaci procesy a ovlivnénim téchto procest sniZit mobilitu a biodostupnost kovl v
plGdach. Jednou ze skupin téchto pfidavkd jsou (hydro)oxidy Fe, Mn a Al. Experiment, ktery je soucasti
této diplomové prace, se zabyva studiem nového synteticky vyrobeného amorfniho oxidu Mn, ktery se
diky svym sorpénim schopnostem zdd byt vyhodnou alternativou k ostatnim pouZivanym oxidiim Mn
(Della Puppa a kol., 2013). Pomoci laboratorniho nddobového experimentu (90 dni) je vyhodnocena
stabilita tohoto sorbentu v kontrastnich pladach. Vysledky tohoto pokusu budou dulezité pro dalsi
experimenty stimto materidlem, zejména pfri testovani jeho pouziti jako pfidavku pfi remediaci
kontaminovanych pad. Vysledky této prace jsou soucasti odborného clanku, ktery byl v dubnu 2013

zaslan k recenzi do redakce ¢asopisu Geoderma.

2. Metody ptidni remediace

V dostupné literature existuje fada kompilaci shrnujici metody pldni remediace (napf. Evanko a
Dzombak, 1997; Martin a Ruby, 2004). Na zakladé pouZivaného pfistupu lze metody rozdélit do nékolika
kategorii (Evanko a Dzombak, 1997):

l. Izolaéni metody:
e pokryvné bariéry - nepropustné bariéry branici infiltraci povrchové vody do
kontaminované pldy a tim zabranéni dalSiho Sifeni kontaminantu
e podpovrchové bariéry - bariéry slouzici kizolaci kontaminované pady a vody

kontrolovanim pohybu podzemni vody

. Imobiliza¢ni metody:

e solidifikace/stabilizace - jedna se o kombinaci metod, jejichz cilem je vytvoreni
pevné hmoty, kterd fyzicky navaze kontaminant (solidifikace), a fixace pomoci
chemickych procest za ucelem tvorby méné mobilnich frakci (stabilizace)

e vitrifikace - vysokoteplotni oSetfeni kontaminované oblasti, ktera vede k vytvoreni

materidlu skelné povahy (a naslednému snizeni mobility kontaminanta)



M. Redukce toxicity a mobility:

e chemicka uprava - snizeni mobility kontaminant pomoci chemickych procesl

e propustné aktivni stény - stény tvorené reaktivnim materidlem (napf. elementarni
Zelezo, vapenec), ktery zachycuje kontaminanty ve vodé protékajici touto bariérou

e biologicka uprava - vyuZiti pfirodnich biologickych procest u vybranych rostlin a
mikroorganisml jako pomoc pifi remediaci kovl vpldé (fytoremediace,

bioakumulace, biochemické procesy)

V. FyzikaIni separace:

e Fyzikdlni separace - procesy pouzivané ex-situ, které se snaZi o separaci
kontaminovaného materidlu od zbylé plddni hmoty vyuZitim urcitych fyzikalnich
charakteristik kovl a pld (sitovani, gravitacni koncentrace, magneticka separace,

pénova flotace)

V. Extrakce:

e vymyvani pldy - jedna se o ex-situ proces pouzitim vodného roztoku o specifickém
sloZeni

e pyrometalurgicka extrakce - vyuZiva zvySené teploty pro oddéleni volatilnich kovl
od pevné faze

e zaplavovani pldy - vyuZivd rozpousténi a prechodu kontaminantl do roztoku
béhem interakce plidy a vodniho roztoku, ktery je do pldy injektovan

e elektrokineticka tprava - pomoci podpovrchovych elektrod kontroluje tok iont( a

Castic vyuZivajice prirozené konduktivity ptdniho roztoku

Popis vyhod a nevyhod uvedenych metod véetné jejich finan¢ni a technologické ndrocnosti je uveden
napfiklad v téchto pracich: Evanko a Dzombak (1997), Khan a kol. (2004), Mulligan a kol. (2001). U metod
pldni remediace je dale tfeba rozliSovat, jestli jsou metody aplikovatelné ex-situ, in-situ nebo mohou byt

pouzity v obou pfipadech.

2.1 Chemicka stabilizace pomoci ptdnich piidavkii

V pripadé metod pldnich pridavkli se mizZzeme v dostupné literature setkat jak s terminem “chemicka

stabilizace”, tak s terminem “asistovana pfirozena remediace” (assisted natural remediation), (Adriano a



kol., 2004). Ve znacné cCasti praci je soucCasné zminovana i metoda tzv. “fytostabilizace”
(phytostabilization), ktera patti mezi vhodné doplnkové metody (viz kapitola 2.1.1). Metody chemické
stabilizace pomoci pridavk(l (amendments) snizuji vyplavovani stopovych kovl a jejich biodostupnost
(bioavailability) prostfednictvim sorpénich procesl: adsorpce na povrch minerall, vytvareni stabilnich
komplexl s organickymi ligandy, povrchové vysrazeni a iontovou vyménu (Kumpiene a kol., 2008). Mezi
jednu z nejdulezitéjsich vlastnosti pro adsorpci je pak velky specificky povrch adsorbentl (jilové mineraly,
organickd hmota a oxyhydroxidy) a s nim souvisejici kationtova vyménna kapacita (CEC) (Appelo a
Postma, 2005). U organické hmoty a oxidll je pak adsorpce stopovych prvkl fizena prevaziné zavislosti
CEC na pH (Appelo a Postma, 2005). Vysrazeni v podobé méné rozpustnych mineral( a spolusrazeni
mZe také vést ke snizeni mobility kovld (Kumpiene a kol., 2008).

Za ucelem chemické stabilizace byla v poslednich letech pouZita fada plGdnich pridavkd. Ve studiich
zabyvajicich se touto tématikou se pouzivaji odlisSné pridavky pro rGzné kontaminované pldy. Studie
zkoumaji chovani jednoho pridavku, daleko castéji vsak zkoumaji vétsi mnozstvi pridavkd rlizného
charakteru a poté porovnavaji jejich efektivitu (viz ddle). Na zakladé dosud publikovanych kompilaci
(Kumpiene a kol., 2008; Adriano a kol., 2004) Ize pfidavky pouZivané ve studiich rozdélit dle jejich povahy
na nékolik skupin: fosfatové materidly, organickd hmota, jilové minerdly, alkalické materidly,

(hydro)oxidy kovl (Fe, Mn, Al) a zeolity.

A. Fosfatové materialy

Pouzivani fosfatovych pridavkl je ve studiich provedenych do dnesni doby spojovano hlavné
s imobilizaci Pb (napf. Brown a kol. 2005; Cao a kol. 2003). Fosfaty ovliviiuji imobilizaci kovi
v pldé pomoci nékolika procesl: ptfima adsorpce kovu na fosfatovou slozku, fosfatovym
aniontem indukovana adsorpce kovl a srazenim kovl s fosfatovou slozkou v roztoku (napf.
tvorba tzv. fosfato-kovovych komplext) a malo rozpustnych mineralt (Adriano a kol., 2004). Ve
studiich se pouZivaji prfevazné tyto formy a jejich kombinace: apatit, fosfatové horniny, fosfatové
soli, kyselina fosfore¢nd (Kumpiene a kol., 2008). Bylo zjisténo, Ze sniZzeni mobility a
biodostupnosti Pb se po prfidani pfidavku na bazi fosfatl déje skrze vysrazeni mineralu
pyromorfitu (Pbs(PO,);Cl) (Cao a kol., 2003; Brown a kol., 2004; Melamed a kol., 2003). Fosfatové
soli a kyselina fosforecna vykazuji vyssi rozpustnost, jsou tudiz efektivnéjsi nez ostatni pridavky
s obsahem P (Brown a kol., 2005). Vedlejsim efektem, ktery se po aplikaci P pridavkl objevuje, je
zvySend acidita pldy, kterd mlze vést k uniku ostatnich kontaminantd do pldy (Ownby a kol.,

2005). Melamed a kol. (2003) proto navrhuji kombinaci P ptidavk( a alkalickych materialQ.



Brown a kol. (2005) provedli laboratorni studii, ve které pouZili nékolik pfidavkd na odliSnych
bazich, a zkoumali jejich vliv na snizeni mobility Pb. Pfidavky na bazi P se projevily jako ze vSech
nejucinnéjsi. Souhrnné Ize fici, Ze efektivita remediace Pb pomoci fosfatovych pridavkl je velmi

vysoka (Kumpiene a kol., 2008).

Organicka hmota

Mezi pouzivané zastupce této skupiny pridavk( patfi rizné formy kompost(, uhli, organickych
hnojiv apod. Mezi dlleZité komponenty organické hmoty, které maji vliv na jeji sorpéni a
komplexotvorné vlastnosti, patfi zejména huminové kyseliny a fulvokyseliny (Appelo a Postma,
2005). Mimo zmény fyzikalnich vlastnosti ma pridani organickych pridavkd za nasledek zvyseni
CEC pldy (Adriano a kol., 2004) a také zvyseni celkového rozpusténého uhliku - DOC (Houben a
kol., 2012). Kumpiene a kol. (2008) uvadéji, Zze z dosud provedenych studii maji pridavky
organického plivodu velmi rozdilny vliv na mobilitu kontaminantl. ZadrZovani kontaminant(
prostrednictvim organické hmoty se fidi jak hodnotou pH, tak stupném humifikace organického
materidlu, tedy zastoupenim malo rozpustnych vysoce molekularnich kyselin nad vysoce
rozpustnymi nizko molekularnimi kyselinami (Kumpiene kol., 2008). Vliv organickych materiald
na imobilizaci prvk( je tedy znacné specificky a nelze formulovat obecné zavéry. Jedinym
prvkem, pro jehoZ imobilizaci se organickd hmota témér ve vSech pripadech osvédcila, je Cr
(Kumpiene a kol., 2008). Co se tyka pridavkd z organické hmoty, jsou vesmés po jejich aplikaci
zaznamenavany nejvyssi prirdstky biomasy u rostlin rostoucich na pldach, kde byla aplikace

provedena (Castaldi a kol., 2005).

Jilové minerdly

Jilové mineraly patfi vedle organické hmoty a oxyhydroxidi mezi dlilezité komponenty ovliviujici
sorpcni procesy v pudach. Hodnota CEC je na zakladé odlisnych vlastnosti a stavebni struktury u
rdznych typa jilovych minerald rliznd (Appelo a Postma, 2005). Pfi adsorpci stopovych prvkd na
jilové mineraly pak hraji roli hydroxylové skupiny, nachazejici se na povrchu téchto minerald, a
také permanentni zdporny ndboj téchto mineral(, ktery vyplyva z jejich vrstevnaté stavby a
kationtové vymeénnych procesl v jejich strukture (Appelo a Postma, 2005). Mezi pouZivané
pridavky patti kuptikladu bentonit (hornina s vysokym obsahem montmorillonitu) (Houben a

kol., 2012) a mineraly skupiny palygorskitu (Alvarez-Ayuso a Garcia-Sanchez, 2003).



D. Alkalické materidly

Alkalické materialy, prevazné pak materidly vapencové povahy, se bezné pouzivaji jako pridavky
proti sniZeni toxicity v pudach. Bylo pozorovano, Ze vapnéni pfispiva k nizsimu pfijmu toxickych
kov rostlinami prevazné diky zméné padniho pH a zvy$ené koncentraci Ca**, ktery kompetuje
s toxickym prvkem o ptijem rostlinou (Adriano a kol., 2004). Hlavnim vysledkem aplikace téchto
pridavkl do pud je zvySeni pldniho pH. Tato vlastnost Cini z alkalickych pridavk( nevhodné
materidly pro snizovani mobility prvkd vyskytujicich se v aniontové formé — napt. As a Cr", nebot
tyto prvky vykazuji v alkalickych podminkach vysokou mobilitu (Mench a kol., 2003). Mezi dalsi
materidly alkalické povahy, pouzZivané pfi remediaci, patii popilky vznikajici pfi spalovani uhli
(coal fly ash) (Adriano a kol., 2004). Mimo pfimé aplikace se pouZivad téchto popilkd i jako

prekurzorl pro tvorbu zeolitl (Querol a kol., 2002).

E. Oxidy a hydroxidy kovu a jejich prekurzory

Oxidy a hydroxidy, pfipadné hydratované oxidy kov( (dale v textu jen oxidy), zvlasté pak Fe, Mn a
Al, hraji v ptdni chemii dualezZitou roli. Z anorganickych latek se jedna vedle jilovych minerdld o
jedny z nejvyznamnéjsich sorbentll stopovych prvk( v pudé (Appelo a Postma, 2005). Jejich
pouziti v chemické stabilizaci pak souvisi zejména s jejich adsorpénimi a oxida¢né-redukénimi
vlastnostmi. Oxiddim a hydroxiddm je v této diplomové praci vénovana kapitola 3, ve které budou
zminény i prekurzory oxidl (pfevainé pro Fe a Al oxidy), slouZici jako pudni pfidavky (Zelezny

Srot, sirany Fe, odpadni produkty rafinace bauxitu atd.)

F. Zeolity
Zeolity jsou hydratované alumosilikaty alkalickych kov( a kov( alkalickych zemin. Jejich struktura
obsahuje fadu vakanci a propojenych dutin, které pfedstavuji idealni sorpéni mista pro kovové
prvky (Adriano, 2001). U&innost p¥irodnich zeolitl coby remediacnich p¥idavkd shrnuji napt. Shi a

kol. (2009).

G. Ostatni materialy

Pro remediaéni Gcely byla zkoumana fada dal3ich typG pridavkd. Casto se také pouZivaji pridavky,
které kombinuji materialy rlizného charakteru, kupfikladu zeolity potazené oxidem Mn (Han a
kol., 2006). Tyto materidly mohou byt dale zaloZené na bazi rlznych odpadnich produktl

vznikajicich pfi zpracovani nerostnych surovin. Jednim z nich je naptiklad odpadni produkt



tvofeny smési silikatovych minerdll tzv. “beringit” vznikajici pfi spalovani uhli (Mench a kol.,

2003).

Tabulka 1 vSak ukazuje, Ze ne vSechny pfidavky jsou vhodné pro vSechny anorganické kontaminanty a
problematicka je jejich aplikace v pfipadé, kdy plida obsahuje vice kontaminantl. Navic se fada studii
rozchdzi v hodnoceni efektivity jednotlivych pridavkd, kdy hraji roli jednak fyzikdlné-chemické vlastnosti
pouzitého pridavku, a také vlastnosti a formy vyskytu kovu/polokovu (volny, vazany v komplexech atd.),
pro ktery je sorbent urcen. DUllezité je také mnoiZstvi pouZitého pridavku (zpravidla uvadéné

v hmotnostnich procentech). V neposledni fadé hraji roli fyzikalné-chemické vlastnosti pady.

Tabulka 1: Zhodnoceni efektivity vybranych pfidavkd na chemickou stabilizaci kovi a As (Kumpiene a kol., 2008).
Mira efektivity: ++ velmi dobry, + uspokojivy, +/- nejasné vysledky, - negativni

Pridavek As |[Cu [Cr |Zn | Pb
Fosfatové materidly | - + + ++
Organickd hmota +/- | +/- | ++ | +/- | +/-
Jilové minerdly + + ++ |+
Alkalické materidly | - + - ++ | +/-
Oxidy Fe [+ |+ |+
Oxidy Mn ++ -

Dalsi z dlileZitych véci, které je tfeba si uvédomit je, Ze sniZeni koncentrace zkoumaného prvku v pldnim
roztoku neznamenad snizeni pfijmu tohoto prvku rostlinami a naopak. Na tento fakt poukazuji napfiklad
Houben a kol. (2012), ktefi pozorovali, Ze poutZiti Zeleznych pilin sice vedlo k vyraznému snizeni
vyluhovatelného Pb do roztoku, ovsem jeho obsah ve zkoumanych rostlinach byl dvakrat vyssi nez u
neosetrené pady. Ve stejné studii pak pouZiti organického hnoje a kostni moucky, a tim nasledné zvyseni
DOC mélo za nasledek zvyseni vyluhovatelnosti a mobility Pb. Obsah Pb ve zkoumané rostliné (lupina
bila, Lupinus albus L.) byl vSak nizsi, nez u neosetfenych pud.

U vétsiny kontaminovanych pud je bézné, Ze vykazuji zvySené koncentrace vice nezadoucich
prvkl a dochazi ke komplikacim pfi chemické stabilizaci. Kuptikladu pfitomnost jednoho kontaminantu
(Cu nebo Pb) muze sniZit efektivitu stabilizace jiného kontaminantu (Zn) z ddvodu kompetice o sorpcni
mista (Kumpiene a kol., 2008). Naopak rozdilné naboje iontl u dvou kontaminantdi mohou sehrat roli ve
zvyseni jejich stabilizace (napf. zvy$eni adsorpce As' na hydroxidech Fe v pfitomnosti Zn) (Gréfe a kol.,

2004). Rada padnich piidavkd (prevainé ze skupiny alkalickych materialQ) pak zvysuje pddni pH. Timto



procesem se fada toxickych prvk( mlze stat mobiln&j$im (napt. Cr'' a As") (Kumpiene a kol., 2008).
Priznivé vsak lze alkalického materidlu pouzit ke zvySeni pH pfi nezadouci acidifikaci, kterd doprovazi
kupfikladu pridavky fosfatl i sulfatl zeleza (Warren a Alloway, 2003; Melamed a kol., 2003).

Klicem k Uspéchu chemické stabilizace pomoci pridavk(l do pldy je jejich vhodna kombinace,
ktera muZe zvysit efektivitu remediace. DuUleZitym cilem remediace neni jen sniZeni mobility
kontaminantu, ale také jejich ekotoxicity pro rostliny a Zivocdichy (Komarek a kol., 2013). Samotny pUdni
pridavek by také nemél byt toxicky a sniZovat tak svym plsobenim biomasu a odolnost rostlin, a naopak
mél by podpofit ¢innost padnich organism( a pozitivné ovliviiovat padni ekosystém (Komarek a kol.,
2013). U ptidavku typu oxidu Mn, ktery zkouma tato diplomova prace, je tedy tfeba i zhodnotit
koncentrace rozpousténého Mn?*, ktery muze byt ve vysokych koncentracich pro rostliny toxicky
(Millaleo a kol., 2010). V in-situ podminkach bylo zjisténo, Ze vhodna kombinace vice pridavkd hraje roli i
pfi zlepseni rlstu rostlin na danych lokalitach (Bes a Mench, 2008; Vangronsveld a kol., 2009). Je tfeba
také brat Uvahu, Ze rGzné druhy rostlin reaguji na zmény koncentraci a zmény v padnim prostredi
odlisné. S timto se napfiklad setkali Mench a kol. (1994), ktefi uvadéji, Ze ptijem Skodlivych prvk( (Cd, Pb
a Zn) jilkem (Lolium multiflorum) byl po pfidani nulmocného Zeleza (Fe°) vyrazné sniZen, u ostatnich
studovanych rostlin vSak k tomuto snizeni nedoslo. V ndsledujici Tabulce 2 jsou uvedeny vybrané studie,

které se zabyvaji porovnanim efektivity jednotlivych pridavk( do kontaminovanych pud.



Tabulka 2: Priklady studii zabyvajicich se chemickou stabilizaci kontaminovanych pad pomoci pfidavki.

poutiité pridavky

cile remediace

vysledky

citace

kalcit, fosfatova sul,
kompost, Fe oxid, Mn
oxid, zeolit

zemédélské pudy
kontaminované Cd a Pb

- snizeni vyluhovatelnosti Cd a
Pb v plidach a snizeni pfijmu
obou prvkd psenici (Triticum
aestivum)

Chen a kol. (2000)

kompost, Ca(OH),, zeolit

pudy kontaminované Pb,
Cdazn

- snizeni prijmu vsech tfech
prvkd lupinou (Lupinus albus L.)
a zvySeni biomasy oproti
neoSetfenému vzorku

Castaldi a kol.
(2005)

vapenec, reziduum zprac.

bauxitu (red mud),
struska

pudy kontaminované Pb,
CdazZn

- snizeni extrahovatelnosti kovi
- zvySeni mikrob. aktivity a
snizeni pfijmu rostlinami

- velké snizeni koncentrace
téchto kovl v salatu (Lactuca
sativa L.) pti pouziti “red mud”

Lee a kol. (2009)

CaCOs, Zelezné piliny,

-nejlepsi vysledek pro CaCO; co

, L, pudy kontaminované Pb, o . Houben a kol.

popilek, organicky hnj, se tyka vyluhovatelnosti a

i . Cdazn o) ) (2012)
bentonit, kostni moucka fytotoxicity pro Lupinus albus L.

- Sestilety experiment

y P 0 zemédélska plda - pfi obnovovani funkci normalni
zelezné piliny (Fe’), kontaminovana As a Gdy byla shledana nejvhodnéjsi Mench a kol.
beringit pudy by ) B (2006)

dalSimi kovy

kombinace Feo(l%) a
beringitu(5%)

Zelezné piliny (Feo)

plda kontaminovana Cr,
Cu,AsaZn

- pfidavek vyrazné snizil mobilitu
a biodostupnost As a Cr
- Cu toxicita vSak snizena nebyla

Kumpiene a kol.
(2006)

vapenec, fosfaty,
reziduum zprac. bauxitu
(red mud), popilek, org.
hmota

dllIni pada
kontaminovana Pb, Zn a
Cd

- u vSech pridavku byla
zaznamenana snizena mobilita
- nejlepsi vysledky vykazovaly
fosfaty, predevsim pak u Pb

Brown a kol.
(2005)

Pozn.: Vtabulce je uveden pouhy zlomek studii nachdazejicich se v dostupné literature, slouzici predevsim pro
ziskani predstavy o metodice zkoumani padnich pridavk(. Tyto vybrané prace demonstruji Sirokou paletu

svvs

presnych vysledkd je nutno nahlédnout do praci samotnych uvedenych v kolonce citace.

2.1.1 Fytostabilizace

V souvislosti s chemickou stabilizaci fada studii uvadi jako vhodny doplnék metodu fytostabilizace. Pravé
kombinaci téchto dvou pfistupl by mohly vznikat G¢inné metody pro remediaci kontaminovanych pld,
zvlasté pak i pro rozsahlé oblasti (Martin a Ruby, 2004). Fytostabilizace je soucasti tzv.
fytomanagementu, ktery se zabyva vyuZivanim systém0 plda - rostlina pro kontrolu tokl stopovych
prvkd (kontaminant(l) v Zivotnim prostredi. Kromé fytostabilizace Ize do fytomanagementu fadit dale

fytoextrakci, vyuZivajici pfi odstranovani kontaminantd jejich vstupu do rostlinnych tél, a fytovolatilizaci



(phytovolatilization), kterd vyuZiva odstrafiovani kontaminantl pomoci Gniku v podobé plynu ze stomat
(Robinson a kol., 2009).

Fytostabilizace je metoda, kterad je zamérena na snizeni mobility kontaminantl v pidé tak, aby
nedochdzelo k jejich vyluhovani, a nevstupovaly tak do rostlinnych tél. To se déje pomoci nékolika
mechanismU, mezi néZ patfi snizeni pldni eroze, podpora adsorpcnich a srazecich proces v tzv.
kofenové vaddzni zéné, tvorba korenové organické hmoty schopnd navazat stopové prvky, fyzikalni
stabilizace a v neposledni fadé pomoci ¢innosti mikroorganism( (Marques a kol., 2009; Robinson a kol.,
2009). Fytostabilizace také zahrnuje vytvoreni takového vegetacniho pokryvu, ktery zvysuje ekologickou
hodnotu postizené oblasti (Robinson a kol., 2009). Jako pfiklad z praxe Ize pouzit kupfikladu studii Alcala
a kol. (2012), kde byla Uspésné poutZita lupina bila (Lupinus albus L.) pro imobilizaci kovl z pady navzdory
obavam, Ze po sklizni budou navazané kovy zpét unikat do pidy béhem degradace korenovych zbytkd.

Z hlediska kombinace chemické stabilizace a fytostabilizace byla uskute¢néna rada studii, které
shrnuji ve své kompilaci napfiklad Vangronsveld a kol. (2009). Jednotlivé pokusy se lisi jednak
charakterem pouzitého pfidavku a ddle druhem rostlin pouzitych pfi fytostabilizaci. Vhodné jsou
predevsim rychle rostouci druhy s vysokou mirou tvorby biomasy (Vangronsveld a kol., 2009). Ve studii
Alvarengy a kol. (2008) byla napfiklad Uspésné pouzita kombinace kompostového materidlu coby
pridavku, a jilku (Lolium perenne) pouzitého k fytostabilizaci. Existuji vSak i netspésné pokusy, které se
vétSinou potykaji s problémy pfi in-situ aplikaci. Mezi tyto problémy kupfikladu patfi klimatické vykyvy,
dostupnost Zivin, nedostatecnd hloubka kofenové zény, kolisavé srazky a vlhkost, rostlinné patogeny,
heterogenita rozsifeni kontaminantd, variabilita ve strukture pldy, padni pH atd. (Friesl a kol., 2006;
Vangronsveld a kol., 2009).

Vétsina autord, zabyvajici se kombinaci chemické stabilizace a fytostabilizace, se shoduje na tom,
Ze je potfeba naddle prozkoumavat vSechny aspekty této metodiky a je tfeba provést a vyhodnotit vétsi
mnozstvi in-situ experiment(, které potvrdi, zda je tento pfistup vhodny pro plosné pouziti v praxi. Je
tfeba také vice dlouhodobych experiment(, nebot chovani pfidavkl, kontaminantl a pouZitych druhd
rostlin v dlouhodobém ¢asovém méfitku je pro tuto formu pldni remediace klicové (Komarek a kol.,

2013).
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3. Pridavky na bazi oxidt a hydroxidi pouZivané v chemické
stabilizaci

Oxidy a hydroxidy Fe, Mn a Al (v textu ddle jen oxidy) jsou diky svym adsorpénim schopnostem
predmétem zkoumani jako mozné pridavky pro chemickou stabilizaci pld. Mezi dllezité parametry
oxid(, které pfimo souvisi s adsorpénimi mechanismy, patfi specificky povrch téchto oxidl, ktery udava
rozsah plochy sorbentu, na ktery se mohou stopové prvky vdzat. Se specifickym povrchem pak souvisi
kationtova vyménna kapacita. Dalsim klicovym parametrem je pH nulového naboje (pHzpc), které
predstavuje hodnotu pH, pfi kterém je koncentrace kladnych i zapornych sorpcnich mist na povrchu
sorbentu stejnd. Z hodnoty pHzc pak Ize urdit, pfi jakém pH bude mit dany oxid celkovy povrchovy naboj.
Adsorpcni mechanismy probihajici na oxidech kovu Ize rozdélit do dvou zékladnich skupin (Bradl, 2004)

(Obrazek 2):

a) specifickou adsorpci - selektivnéjsi a malo vratné reakce vytvarejici stabilnéjsi komplexy ve

vnitfni sfére (inner-sphere complexes)

b) nespecifickou adsorpci - méné selektivni vyvareni méné stabilnich komplex( ve vnéjsi sfére

(outer-sphere complexes)

Q)
; @
dvojvazny
@ inner-sphere
komplex

----@ &8
@E %P ¢
' outer-sphere

i komplex
2 \A

jednovazny

= --@-—@ inner-sphere

komplex

Obrazek 2: Jednoduché schéma zobrazujici typy komplext na povrchu hydroxidu Fe (Goldberg a kol., 2007).

Mezi specifickou adsorpci patfi i komplexotvorné procesy, které se odehravaji mezi kovovymi ionty v

roztoku a funkénimi -OH skupinami na povrchu oxidd. V zavislosti na pH roztoku, mohou mit tyto skupiny
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zaporny (vysoké pH) ¢i kladny (nizké pH) naboj (McBride, 1994). Samotné komplexotvorné reakce oxidl s

ionty kovU a As jsou zobrazeny pomoci rovnic (1) a (2) (Komarek a kol., 2013):

=XOH® + M**==XOM" + H* (1)
= XOH’+As0,> == XOHAsO,* (2)

Je nutno brat v uavahu, Ze pfitomnost organickych a anorganickych sloucenin (kupfikladu
nizkomolekularni organické kyseliny (LMWOA), huminové a fluvokyseliny, fosfaty a sulfaty) v pldach a
jejich komplexace s kovy vyznamné ovliviiuje jejich adsorpci na oxidy, a tim padem i efektivitu chemické
stabilizace (Komarek a kol., 2013). Pfi studiu efektivity remediace pomoci oxidl je nutno brat v Gvahu
faktory, které maji vliv na rozpoustéci ¢i krystalizacni reakce oxid(, jako jsou kuprikladu saturace
prostfedi vodou, pfitomnost organickych a anorganickych ligand(, pH, Eh atd. Mezi uZite¢né nastroje pro
modelovani adsorpce patfi empirické modelovani pomoci isoterm a také modelovani pomoci
povrchovych sorpénich modell (modely SCM) (Bradl, 2004).

Mezi dalsi stabilizaéni mechanismy lze fadit i spolusraZzeni kovl se sekundarnimi oxidy. Diky
tomuto jevu se stavaji kovy pfitomné ve strukture téchto minerali méné rozpustné (Martinez a McBride,

1998).

3.1 Oxidy a hydroxidy Zeleza

Za ucelem chemické stabilizace jsou ze vsech oxid{l nejvice zkoumany pravé oxidy Fe. Mezi hlavni oxidy
Fe, které jsou pouZitelné pro chemickou stabilizaci, patfi goethit (a-FeOOH), hematit (a-Fe,03),
lepidokrokit (y-FeOOH) a ferrihydrit (obecné Fe(OH)s;) (Komarek a kol., 2013). Za ucelem chemické
stabilizace, a tim zvySeni obsahu oxid(i Fe v pldach, se setkdvame s pouZitim prekurzord téchto oxidd.
Jedna se predevsim o sulfidy Fe, elementarni Zelezo Fe(0) a smési obsahujici tyto prekurzory (Zelezny
Srot, Zzelezné piliny, rlizné odpadni produkty apod.) (Komarek a kol., 2013). Porovnanim efektivity téchto
prekurzord pro imobilizaci As v kontaminovanych pldach se zabyvaji kupfikladu Hartley a kol. (2004),
v jejich? experimentu efektivita klesala v fadé sulfaty Fe(lll) > sulfaty Fe(ll) > Fe® > goethit. Je ale nutno
vzit v Uvahu zvysSeni mobility ostatnich kovl (Pb, Cd). Sulfaty maji také vliv na acidifikaci prostredi, které

je pak nutno pufrovat alkalickym pfidavkem (napfiklad kalcitem).
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3.2 Oxidy hliniku

Mezi oxidy Al vhodné pro pouZiti v chemické stabilizaci patii predevsim v ptidach nejbézné;jsi gibbsit (y-
AI(OH);), boehmit (y-AIOOH) a diaspor (a-AIOOH) (Komarek a kol., 2013). Informaci o pouZiti oxidd Al ve
stabilizacnich procesech neni v dostupné literature pfilis mnoho. Pro porovnani efektivity oxid( Al a
oxid(l Fe Ize napfiklad nahlédnout do studie Garcia-Sanchez a kol. (2002), kde vsak obé skupiny oxidl
vykazovaly podobnou imobilizacni efektivitu. Oxidy Al jsou také spolu s oxidy Fe ptitomny v reziduu po

zpracovani bauxitu (red mud), které se také pouziva jako puadni pridavek pfi remediaci (Tabulka 2).
3.3 Oxidy manganu

Mezi dalsi oxidy, které maji potencidl stat se vyznamnymi slou¢eninami pouzitelnymi pfi remediaci pld,
patfi oxidy a hydroxidy Mn. Navzdory jejich nizSimu obsahu v padé v porovnani s oxidy Fe, jsou jejich
reten¢ni schopnosti pro nékteré kovy (napt. Pb) daleko vys$si (Feng a kol., 2007). JelikoZ cilem této
diplomové prace je pravé zkoumani stability a efektivity pfidavkd na bazi oxidu Mn, bude pravé oxidim

Mn vénovan v nasledujici ¢asti vétsi prostor.
3.3.1 Mangan jako prvek

Mangan (Mn) je tvrdy, kfehky, paramagneticky kov svétle $edé barvy. Radi se mezi pfechodné prvky, s
valen¢nimi elektrony umisténymi v d-orbitalu. Jako prvek se vyskytuje ve velkém mnoZstvi oxidacnich
stavll (I-VII). V slouéenindch se nejéastéji vyskytuje v oxidaénich formach Mn", Mn" a Mn"". Slou¢eniny
Mn", Mn" a Mn"' se vyskytuji méné ¢asto.

V pfirodé je Mn po Fe druhy nejrozsitenéjsi kov. Pro Mn uvadi Krauskopf (1979) hodnotu
koncentrace v zemské ke 0,10 % (1000 mg/kg) (12. nejrozsifenéjsi prvek). Svym vyskytem Mn vétSinou
doprovazi rudy zZeleza. Je rozsifen v metamorfnich, sedimentarnich i vulkanickych hornindch. Je znamo
pres 300 minerall obsahujicich Mn (Adriano, 2001). V roce 2011 se z manganovych rud (prevazné oxidl
Mn) ve svété vytézilo 14 Mt Mn (Stary a kol., 2011).

Obsahy Mn v ptdach jsou velmi variabilni. Adriano (2001) uvadi, Ze obsah se pohybuje v rozmezi
100 — 4000 mg/kg u béznych pdd, 20 — 10000 mg/kg celosvétové, tedy véetné pud s extrémné vysokymi
koncentracemi. Primér u béinych pld se pak pohybuje kolem 850 mg/kg (Freedman a Hutchinson,

1981).
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Biogeochemie Mn v pudach je velmi komplexni, zejména diky nasledujicim skute¢nostem: Mn muze byt
pfitomen v nékolika rlznych oxidacnich stavech, Mn muzZe existovat v rlznych mineralech s r{znou
krystalickou stavbou, oxidy Mn mohou vytvaret koprecipitaty s oxidy Fe, oxidy Fe i Mn mohou reagovat
s kationty i anionty, a oxidacné-redukcni reakce, kterych se Mn ucastni, jsou ovliviiovany rdznymi
fyzikalnimi, chemickymi a mikrobiologickymi procesy (Bradl, 2004). Formy Mn v plidé mizZeme rozdélit
na rozpustné ve vodé, vymeénitelné, organické, snadno redukovatelné — Mn oxidy, Fe oxidy a rezidudlni
Mn vazany v silikatech. Pady s nizkymi hodnotami pH maji souhrnné vétsi mnozstvi vodou rozpustnych,
vyménitelnych a organickych forem Mn, zatimco pUdy s vysokym pH obsahuji vétsi mnozstvi
redukovanych forem (Adriano, 2001). Pfedpokladana stabilita fazi v Eh-pH diagramu je uvedena na

Obrazku 3.

Condition: Mn-C-S8-0-H
25°C, 1 bar

0, =1 bar

0.8

0.4
5
=
=
0.0
Mn(OH),
04 |— P
H,=1 bar
Mn(OH),
-0.8 | l | | P |
I 1 | ] 1 |
0 2 4 [ 8 10 12 14

pH

Obrazek 3: Eh-pH diagram stability forem manganu (Brookins, 1988).

Mn se ve vodnim roztoku v redukénich podminkach za neptitomnosti rozpusténého kysliku a jinych
oxida¢nich &inidel vyskytuje jako Mn®*" (v béinych vodach ve formé (Mn(H,0)s)*"). Dale plati, ze
koncentrace rozpusténého Mn v anoxickych podminkach je limitovdna rozpustnosti jeho uhliéitanu,
hydroxidu nebo sulfidu (Pitter, 2005). Koncentrace Mn>* vroztoku v béinych padnich roztocich
(nejéastéji 107 az 10° M) je kontrolovana predeviim redoxnimi reakcemi (Adriano, 2001). Oxidace Mn je
proces témér vyhradné mikrobidlni, naopak redukce se muZe dit jak abioticky, tak bioticky (Adriano,

2001).
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Mangan je esencialni prvek pro rostliny a Zivocichy, Géastni se fady vyznamnych metabolickych proces,
v predni radé jako kofaktor cinnosti enzym(. Pri vysSich koncentracich (ve formach pfistupnych pro
rostliny) mlze byt pro rostliny toxicky, jako tomu je kupfikladu v kyselych pldach. Vliv nedostatku a
prebytku Mn v pGdé na rostliny shrnuji napf. Millaleo a kol. (2010). Toxické ucinky Mn, které jsou
nebezpecné pro lidskou populaci, uvadi napf. agentura Agency for Toxic Substances and Disease Registry

(ATSDR, 2008).

3.3.2 Znamé oxidy manganu

Ve svrchni casti zemské klry Mn snadno oxiduje a davd vzniknout vice nez 30 znamym
oxiddm/hydroxiddm manganu, které hraji dalezitou roli v geochemii a mineralogii svrchni ¢asti zemské
klry (Tabulka 3) (Post, 1999). Jsou vSudyptitomné v pldach a sedimentech a ucastni se rady fyzikalné-

chemickych procest, které ovliviiuji pidni vodu a sloZeni samotné pldy (Post, 1999).

Tabulka 3: Dulezité oxidy Mn a jejich chemické vzorce (Post, 1999).

mineral chemicky vzorec
Pyroluzit MnO,

Ramsdellit MnO,

Nsutit Mn(O,0H),

Hollandit Ba(Mn*,Mn*")504¢
Kryptomelan K (Mn*,Mn®*")5016
Manjiroit Na,(Mn*",Mn*")5046
Koronadit Pb,(Mn*,Mn*")301¢
Romanechit Bag(Mn**,Mn**)5040- 1.34H,0
Todorokit (Ca,Na,K),(Mn*",Mn*")¢0, - 3.5H,0
Lithioforit LiAly,(Mn,**,Mn®*")Og(OH)s
Chalkofanit ZnMns05 - 3H,0
Birnessit (Na,Ca)Mn;0,,4 - 2.8H,0
Vernadit MnO, - nH,0

Manganit MnOOH

Groutit MnOOH

Feitknechtit MnOOH

Hausmannit Mn**Mn,*"0,

Bixbyit Mn,0;

Pyrochroit Mn(OH),

Manganosit MnO

Oxidy Mn se vétSinou vyskytuji jako jemnozrnné agregaty, Zilky, nodule ze sladkovodniho i morského

prostiredi, konkrece, krusty, dendrity a povlaky jinych minerdld a hornin (Post, 1999). Za nejvétsi
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rezervoar manganu se povaZzuji podmorské nodule objevené roku 1893 béhem mise HMS Challenger
(Murray a Renard, 1891), které pokryvaji rozsahlé plochy ocednského dna. Kromé Mn obsahuji i dalsi
kovy véetné Fe. Jejich Casty vyskyt je spojovan s pomérné vysokym zastoupenim Fe a Mn v zemské klife a
jejich migraci do oxidacniho prostiedi (Schultz a Zabel, 2006).

Vétsina oxidd Mn se vyskytuje jako jemnozrnné a malo krystalické (nebo amorfni) agregaty a
povlaky (Sparks, 2003). Tato vlastnost velmi stéZuje jejich identifikaci, proto vétSina védch uvadi
souhrnné oznaceni "oxidy Mn“ (Post, 1999). V plidach se pak nejcastéji vyskytuji oxidy Mn typu
lithioforitu, hollanditu a birnessitu (vzorce viz Tabulka 3) (Post, 1999). U dobte vykrystalovanych vzorkl
Ize pro identifikaci pouZit rentgenovou difrakéni analyzu (XRD), ale ve vétsiné pfipad( je XRD nutné
doplnit o dal$i metody (TEM, SEM, EDS, XPS atd.) (O‘Reilly a Hochella, 2003). Jednotlivé analytické
metody pro studium Fe a Mn oxid( shrnuji Komarek a kol. (2013).

Zakladnim stavebnim kamenem pro vétSinu atomovych struktur oxidd Mn je oktaedr MnOg. Tyto
oktaedry mohou byt usporadany pres doteky hran a vrcholl do Siroké palety struktur. Zpravidla se daji

rozdélit do dvou skupin (Post, 1999):

a) tunelové struktury - skladaji se z jednoduchych, dvojitych i trojitych retézcd tvorfenych oktaedry.

Jednotlivé retézce sdileji rohy se sousednimi rfetézci a vznika tak tunelova struktura. V tunelovych
strukturach pak mohou byt pfitomny molekuly vody a riizné kationty (Obrazek 4).

b) vrstevnaté struktury - vznikaji vrstvenim jednotlivych ploch tvorenych siti oktaedrl na sebe.

Kationty a molekuly vody se pak nachazeji v prostorach mezi vrstvami (Obrazek 4).
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Obrazek 4: Ukazka typt struktur oxidd Mn. A-E - tunelové a fetézové struktury, F-H — vrstevnaté struktury.
A) Pyroluzit, B) Ramsdellit, C) Hollandit, D) Romanechit, E) Todorokit, F) Lithioforit, G) Chalkofanit, H) Na-
birnessit (Post, 1999).

Tyto stavebni struktury propujcuji oxiddm Mn unikatni vlastnosti, zejména pak vynikajici adsorpéni
schopnost.

Diky nizkému pH nulového naboje (pHzc) maji oxidy Mn ve vétsiné podminek staly zaporny
naboj, a mohou tak sorbovat kovy i pfi nizkém pH (Obrazek 5). U birnessitu se pHzc pohybuje kolem
hodnoty 2.2 (Appelo a Postma, 2005). Sorpcni oblasti jsou na povrchu birnessitu centrovany na 3 kysliky
obklopuijici vakance v oktaedrické vrstvé se zapornym nabojem -2. Kovy M se pak na tato mista vazi

v podobé tzv. komplex(l s vnitfni sférou (inner-sphere) (Appelo a Postma, 2005):

=Mn05>+ M™ & =MnO,M™2* (3)
=MnOsH + M™ & =MnO;HM™Y* (4)

Z Obrazku 5 je dale patrny vliv diprotickych skupin v rovnicich (3) a (4) na rozsifeni intervalu pH béhem

sorpce (5 a vic jednotek pH), nez tomu je kuptikladu u adsorpce na ferrihydrit (Appelo a Postma, 2005).
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Obrazek 5: Sorpce kovii na birnessit v zavislosti na pH. Sorpce je vyjadiena jako mmol stopového prvku na 1 g
birnessitu. Celkové mnoiZstvi pfidaného kovu je 2 mmol stopového prvku na 2 g birnessitu (McKenzie, 1980).

3.3.3 Oxidy Mn jako remediacni aparat

Oxidy Mn se v pudach a sedimentech Ucastni jak oxidacné-redukcénich déjl, tak kationtové vymény.
Z hlediska environmetélni chemie patii mimo jiné mezi duleZité oxida¢né-redukéni reakce oxidace Cr" na

vice mobilni a toxi¢t&jsi Cr' a oxidace As" na méné mobilni a méné toxicky As’ (Manning a kol., 2002;

Feng a kol., 2006):

MnO, + H3AsO; + 2H" = Mn** + H3As0, + H,0 (5)
3MnO, + 2Cr(OH)," + 2H" = 3Mn*" + 2HCrO, + 2H,0 (6)

V rovnici (5) slou€eniny As™ vytvareji komplexy ve vnitini sféfe (inner-sphere) s povrchem birnessitu a

vznikly As” je uvolfiovan spolu s redukovanym Mn" do roztoku (Komérek a kol., 2013). Podobny priibéh

ma pak i rovnice (6). Proces oxidace As" vytvari také nova adsorpcni mista na povrchu Mn oxidu, kde se

na vzniklé hydroxylové skupiny navazuje As' (Manning a kol., 2002):

2Mn-0OH + H3AsO, = (Mn0Q),AsOOH + 2H,0 (7)

18



As’ se muze také spoluvysrazet jak s oxidy Mn, tak reagovat s rozpu$ténym Mn?*, a vytvaret tak rizné
srazeniny (Tournassat a kol., 2002). Nicméné se ukazuje, ze oxidace As" pomoci oxidd Mn je proces
Oxidy Mn predstavuji diky svym adsorpénim vlastnostem jedny z nejdilezitéjSich latek urcujicich
koncentrace kov( a dalsich stopovych prvk( v prostfedi (Manceau a kol., 2002; Post, 1999). Bylo zjisténo,
Ze oxidy Mn jsou v pripadech urcitych kovd (napf. Pb) diky svym vlastnostem (velky specificky povrch,
nizky pHzpc a tim zdporny povrchovy naboj) efektivnéjsimi adsorbenty nez napfiklad oxidy Fe (Feng a kol.
2007; O‘Reilly a Hochella, 2003). Vyjimku tvofi adsorpce aniontovych forem, jakou je napfiklad As
(Kumpiene a kol., 2008). Hlavnimi misty ve struktuie oxidi Mn, které hraji pfi adsorpci kovl dileZitou
roli, jsou tzv. vakance, kdy se kovy vazi pravé do téchto mist (Manceau a kol. 2002). Oxidy Mn, které se
ve vysledcich sorpcnich studii jevi jako nejefektivnéjsi, jsou zejména oxidy ze skupiny birnessitu ((Na,
Ca)Mn,04,4-2.8H,0). O‘Reilly a Hochella (2003) zjistili, Ze jejich synteticky vyrabéné ekvivalenty jsou jesté
efektivnéjsi nez mineraly nachdzejici se v pfirodé.

Zaman a kol. (2009) zkoumali mechanismy adsorpce Cd na oxidy Mn nejprve bez ptidavku a poté
s pfidavkem fosfatQ. Zjistili, Ze pridani fosfatl zvysSuje adsorpci Cd predevsim diky tvorbé komplex(

,ligandovou” vazbou (za nizsich hodnot pH) a s , kovovou” vazbou (za vyssich hodnot pH).

Bez pridani fosfata:

=MnOH+Cd**&=Mn0OCd" +H* (8)

=2MnOH+Cd**&=(Mn0)2Cd+2H" (9)

V pritomnosti fosfata:

=MnOH+Cd* +H,P0,” & =MnOCdH,PO, +H" - komplexy s , kovovou” vazbou (10)
=MnOH+HPO, > +Cd** & =MnHPO, > Cd**+OH™ - komplexy s ,ligandovou* vazbou (11)

Celkova adsorpce Cd je poté funkci koncentrace Cd**, koncentrace fosfat(l, pH a teploty (Zaman a kol.,
2009).

Zhao a kol. (2009) uvadéji, ze pfi adsorpci Pb** na povrch birnessitu hraje dileZitou roli primérny
oxida¢ni stav Mn v tomto minerdlu (average oxidation state, AOS). Mnoistvi adsorbovaného Pb**
vzristalo s vysSsi hodnotou AOS. Toto mnoizstvi také pozitivné korelovalo s mnozstvim vylu¢ovanych
kationtd Mn*", H" a K*, které se uvolfiovaly z vakantnich oblasti, kam se kationt Pb®* pfevazné vazal.

MnoZstvi navazaného Pb*" je tak zavislé na mnoZstvi vakantnich oblasti v birnessitu (Zhao a kol., 2010).
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Vysledek podobny predchazejici studii uvadéji i Wang a kol. (2012), kteti zkoumali vliv AOS Mn
v birnessitu na adsorpci kationtl Pb*, Cu*, Zn** a Cd**. Viysledek ukazal, Ze s klesajicim AOS klesala také
sorpcni schopnost pro dané kationty. Jako pfi¢inu uvadi, Ze pfi klesajicim AOS se zapliuji vakantni
mezivrstevnaté prostory (kam se kationty prevazné navazuji) strukturami obsahujicimi Mn". Nejlépe bylo
sorbovano Pb*, zfejmé diky jeho schopnosti vazat se jak do mezivrstevnich prostor, tak na povrchové
hrany oktaedru.

VySe popsané vlastnosti ¢ini z Mn oxidd velmi zajimavé mineraly, jichz by se mohlo vyuzit jako

pridavkd pfi padni remediaci pomoci chemické stabilizace.

3.3.3.1 Amorfni oxid manganu

V této diplomové praci je zkouman synteticky vyrabény amorfni oxid manganu (AOM). Della Puppa a kol.
(2013) provedli uvodni experiment, ktery se tykal sorpcnich schopnosti tohoto oxidu. Zjistili, Ze v roztoku
destilované vody (pH 7) je rozpustnost AOM mala (L/S 10 — 0,24 %; L/S 500 — 5,7 %). Co se tyka sorp¢nich
schopnosti pro Cu®* Cd*, Zn** a Pb*" uvadéji, e AOM vykazuje témé&r podobné vysledky jako birnessit
(Obrazek 6) navzdory odlisSnym fyzikalné - chemickym vlastnostem (Tabulka 4). Jako vysvétleni uvadéji, ze
povrchové vlastnosti AOM se méni na vhodnéjsi s dobou jeho setrvani v roztoku. Po 15 dennim louzenim
v destilované vodé bylo pomoci zetametrie zjiSténo, Ze pHzc kleslo pravdépodobné diky Uniku slabé
vazaného Mn do roztoku na hodnotu 4.8. Rozdily v hodnotich specifického povrchu v Tabulce 4
vysvétluji tim, Ze ne cely specificky povrch je vhodny pro adsorbci, jak uvadéji napf. Tunius a Skold

(1990). Dalsim zjisténim bylo, Ze adsorbce na AOM je vice zavisla na pH nezZ je tomu u birnessitu.

Tabulka 4: Charakteristika fyzikalné-chemickych vlastnosti AOM a birnessitu (Della Puppa a kol., 2013).

Vlastnosti pHzec CEC (meq/100 g) Spec. povrch (m%/g)
AOM 8,1+0,3 34+1 14,8
birnessit 2,7+0,3 247 + 29 76,5
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Obrazek 6: Celkové mnozstvi Cu, Cd, Zn a Pb adsorbovaného na povrch AOM a birnessitu jako funkce celkové
koncentrace v roztocich o hodnotach 4 a 5,5 pH (Della Puppa a kol., 2013).

3.3.4 Praktické studie stabilizace kontaminovanych pad

Praktickych studii zkoumajicich vliv oxidd Mn, coby chemickych pfidavk( na pldni remediaci, bylo
provedeno daleko mensi mnozZstvi, nez je tomu kupfikladu u oxidd Fe. Jeden z prvnich pokus( s pouZitim
oxidu Mn, jako pldniho pridavku vhodného pro chemickou stabilizaci, provedli Mench a kol. (1997). Po

aplikaci hydratovaného oxidu Mn byla sniZzena jak mobilita nékterych kovl (Cd, Pb a Zn), tak jejich

biodostupnost pro rostliny. Obsah Pb ve zkoumanych rostlindch byl dokonce pfi pouziti oxidu Mn nejnizsi
(Obrazek 7).
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Obrazek 7: Vztah mezi ptidnim Pb extrahovatelnym CH3;COOH a Pb koncentracemi v pletivech jilku
(Lolium perenne) po poutiti pfidavkd, HMO = hydratovany oxid manganu (Mench a kol., 1997).
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Cheng a Hseu (2002) uspésné pouZili smés oxidu Mn a pridavku piscité pldni frakce (tzv. Penghu soil) na
snizeni mobility a biodostupnosti Cd a Pb.

In-situ experiment spocivajici v aplikaci oxidu Mn (kryptomelanu), fosfatovych pridavkl a jejich
kombinace cileny na sniZeni biodostupnosti Pb v plidé potvrdil, Ze kombinace oxidu Mn a fosfatl je diky
tvorbé méné rozpustnych fosfatovych komplext na imobilizaci G¢innéjsi nez pridavky pouZité samostatné
(Hettiarachichi a kol., 2000). Byl také zkoumdn dlouhodobéjsi vliv rostlinného rlistu Sorghum vulgare (L.)
a Beta vulgaris (L.) na takto oSetfenou pldu (Hettiarachichi a Pierzynski, 2002).

Chen a kol. (2000) pouZili pro remediaci pady kontaminované Pb a Cd mimo jiné ptidavky i blize
nespecifikovany oxid Mn. Vzorky kontaminované pldy oSetfené timto oxidem vykazovaly nizsi mobilitu
Cd a Pb. Po oseti pldy pSenici (Triticum aestivum), byla zjisténa i nizsi koncentrace téchto kovl v
pletivech rostlin, nez u ptd neosetrenych.

Ve své studii, zkoumajici vliv fytotoxicity Cu po aplikaci vybranych pridavkl, ukazali McBride a
Martinez (2000), e birnessit je schopen sniZit aktivitu volnych kationtd Cu®* v ptdnim roztoku. Na
druhou stranu diky alkalické reakci a naslednému zvySeni pH se zvySila koncentrace rozpusténého
organického uhliku (DOC), ktery mél za nasledek zvySeni koncentrace rozpusténé Cu vazané
v organickych komplexech. Fytotoxicita Cu plsobici na rostliny tak snizena nebyla.

Birnessit se také osvéddCil ve studii zkoumaijici vliv pfidavkd na mobilitu a biodostupnost thalia.

Vyrazné se po aplikaci snizil jeho prijem hof<cici (Sinapis alba L.) (Vanék a kol., 2011).
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4. Material a metodika

4.1 Priprava oxidu Mn

Pti 90ti dennim nadobovém experimentu byl pouZit novy amorfni oxid manganu (AOM). Jedna se o
meziprodukt syntézy birnessitu. Syntéza je zaloZena na redukci KMnQ,, kdy bylo do roztoku KMnQO, (3 g
KMnO, v 50 ml H,0) pridano 1,4 M glukdzy (50 ml), slouZici jako redukéni Cinidlo (Ching a kol., 1995; Frias
a kol., 2007). Po vytvoreni gelové smési byl roztok zfiltrovan a smés byla vymyta v destilované vodé
(Bakardjieva a kol., 1999). Gelova smés byla poté ususena pfi pokojové teploté. Oproti postupu Chinga a
kol. (1995) byla vynechana zavérecna kalcinace smési pfi 400 °C, ktera ma za nasledek krystalizaci oxidu
Mn.

Méfeni specifického povrchu AOM ukazuje hodnotu 14.8 m?/g, hodnota CEC &ini 34 (meq/100 g),
hodnota pHzc ma hodnotu 8,1 (Tabulka 4) a primérné oxidacni ¢islo Mn ma hodnotu 2,52 (Della Puppa

a kol., 2013). Oxid se dale se vyznacuje vyraznym zastoupenim jemnozrnné frakce (velikost ¢astic 1-2,5

um).
4.2 Testovaci pudy

Pro nadobovy experiment byly pouzity pldy ze tfech riznych lokalit v Ceské republice s kontrastnimi
parametry. Jednalo se o lokalitu vyzkumné plochy Nacetin v Krusnych horach (pGda N; pH 4,2), lokalitu
experimentdlni stanice Vyzkumného Ustavu rostlinné vyroby a Ceské zemédélské univerzity (CzU) v
Humpolci (ptida H; pH 5,4) a lokalitu experimentalni plochy nachazejiciho se v aredlu CZU v Praze (ptida
S; pH 7,3). Vzorky pid N a H byly téZ pouZity v diplomové praci Valigurové (2010), zabyvajici se
transformaci metalurgickych popilkll v pldéach. V této praci byla také provedena podrobnéjsi analyza
téchto pad vcéetné urceni pH pad, stanoveni celkového organického (TOC) a anorganického (TIC) uhliku,
celkové siry (TS), kationtové vyménné kapacity (CEC) a granulometrie. Jednotlivé metodiky urcovani
téchto pldnich parametrd jsou detailné uvedeny také v diplomové praci Valigurové (2010). U pudy S,
ktera byla nové odebrana, byly urceny pozadované parametry stejnymi metodami. Jednotlivé parametry

charakteristiky vSech 3 pudnich vzorkd jsou shrnuty v Tabulce 5.
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Tabulka 5: Charakteristika jednotlivych pid pouzitych pfi nadobovém experimentu. CEC — kationova vyménna
kapacita, TOC — celkovy organicky uhlik, TIC — celkovy anorganicky uhlik, TS — celkova sira.

Pldni vzorek N H S
lokalita Nacetin Humpolec Suchdol
ptdni typ kam?:;z:qnt:is(gl\)/strlc kam?::rint:is(gl\)/strlc c¢ernozem (Chernozem Modal)
horizont B B (zorany) B (zorany)
vyuziti lesni zemédélska zemédélska
barva (dle Munsella) 7.5YR4/6 7.5YR4/2 10YR 4/2
pH 4,2 54 7,3
CEC (cmol kg-1) 1,71 5,97 23,5
TOC (%) 1,52 2,13 3,00
TIC (%) <0.01 <0.01 0,4
TS (mg/kg) 574 426 270
piscita frakce (%) 66 48 37
prachova frakce (%) 32 43 29
jilovita frakce (%) 3 9 34

4.3 Experiment

Alikvotni ¢asti AOM o hmotnosti 0,5 g byly uloZeny do specialnich dvouvrstvych polyamidovych sacka -
NYTREL TI (Buisine, Francie) o pdrovitosti 0,1 um. Sacek byl ze vSech stran zataven a zvaZen. Zataveny
sacek byl nasledné vloZzen do vétSiho sacku ze stejného materidlu pro zamezeni poskozeni nebo
znecisténi vzorku v pribéhu experimentu. Sacek byl uloZzen cca 2 cm nad dno nadobky, zbyly prostor v
nadobce byl vyplnén nakvartovanou a presitovanou pldou (< 2 mm) o navaice 200 g. Takto bylo
vytvoreno 48 nadob, které byly rozdéleny po dvou replikdch pro odbérové etapy (1., 7., 15., 30., 45., 60.,
75. a 90. den) (Obrazek 8a). Dale byly vytvoreny dvé nadobky pro kazdy typ pldy, které neobsahovaly
sacek s oxidem a poslouzily jako slepy kontrolni pokus. Celkem tedy bylo pfipraveno 54 nadobek. U 12
nadobek (6 z konecné série a 6 slouzicich jako slepy pokus; Obrazek 8) byl vyvrtan otvor, do kterého byl
vsunut saci lysimetr - Rhizon SMS velikosti 5 cm (Rhizosphere Research Products, Holandsko) za tGcelem
pravidelného odbéru vody (Obrazek 8 a 9). Okoli lysimetru bylo peclivé utésnéno silikonem, aby bylo
zabranéno Unikim pldni vody. Pripravené nadobky byly nasyceny deionizovanou vodou (MilliQ+,
Millipore, USA) na 80 % retenci kapacity (water-holding capacity; WHC) za ucelem zajisténi snadného
odbéru a dostate¢ného mnozstvi vody pro naslednou chemickou analyzu. V disledku ztraty vody z pldy

vyparem byly nddobky pribéziné vazeny (cca 3x tydné) a zavlaZzovany na pozadovanou hranici 80 % WHC.
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Obrazek 8: a) schéma nadobového experimentu zobrazujici celkovy pocet nadobek a nadobky s instalovanym
lysimetrem s indikaci ¢éasového rozvrieni jednotlivych odbért, b) obrazova rekonstrukce nadobky s lysimetrem

a) b)

Obrazek 9: a) sacek s oxidem Mn (foto V. Ettler), b) sacky pudy H po vyjmuti z nadobky s ptdou, c) nadobky s
pudou S s nainstalovanymi sacimi lysimetry (foto V. Knytl)

25



4.3.1 Pevna faze

V Casovych intervalech, shodnych s intervaly odbéru vody (Obrazek 8a), byl vidy z 6 nadobek (2 pro
kazdou pldu) vyjmut sacek obsahujici AOM, ususSen a zvaZzen. Vysledna hmotnost byla porovnana
s hmotnosti daného sacku pfed experimentem.

Cast vzorku AOM vyjmutého ze sacku byla natfena v achatové misce a takto homogenizovany
AOM byl uloZzen do mikrozkumavky (Eppendorf, Némecko). Takto pfipravené vzorky byly podrobeny
rentgenové difrakéni analyze (XRD) pristrojem PANalytical X'Pert Pro s detektorem X'Celerator
(PANalytical B.V., Holandsko; operator: Mgr. Petr Drahota, Ph.D., UGMNZ PiF UK). Podminky méteni byly
nastaveny na: Cu Ka zateni, 40 kV a 30 mA, 20 rozsah 5-80°, krok 0.008, ¢as vypoctu 350 s pouzitim
detektoru X’'Celerator. Data ziskana z XRD byla vyhodnocena v programu PANalytical X’'Pert HighScore
1.0d.

Vzorek AOM byl také analyzovan pomoci transmisniho elektronového mikroskopu s vysokym
rozliSenim HR (TEM) JEOL JEM 3010 microscope (JEOL Ltd., Japonsko; operator: RNDr. Mariana
Klementova, Ph.D., Ustav anorganické chemie, AVCR). P¥istroj byl nastaven na urychlujici napéti 300 kV
(LaBg katoda, bodové rozligeni 1.7 A) s pfipojenym energiové disperznim spektrometrem (EDS) (Oxford
Instruments plc., UK) a mozZnosti elektronové mikrodifrakce (SAED).

Dale byly vzorky analyzovany skenovacim elektronovym mikroskopem (SEM) TESCAN VEGA
(TESCAN Ltd., Ceska republika) vybaveného EDS - Oxford Link X-Max (operator: Mgr. Martin Racek, Ph.D.,
UPSG, PFF UK).

K doplnéni analyzy pevné faze byla provedena granulometrickd méreni na posledni sérii vzork(
(90 dni) a na plivodnim AOM (pfristroj Sympatec GmbH, Némecko; operator: RNDr. Zbynék Engel, Ph.D.
Katedra fyzické geografie a geoekologie, PFF UK).

4.3.2 Analyza pidni vody

V prlibéhu experimentu byl ve stanovenych dnech (1, 7, 15, 30, 45, 60, 75 a 90) odebran vzorek padni
vody z nddobek s instalovanym lysimetrem (Obrazek 8b). U odebrané vody byly ihned zméreny fyzikalné-
chemické parametry — teplota, pH (Schott Handylab 1; pH elektroda BlueLine 28 pH, Némecko), Eh (pH
metr Schott Handylab 1; redoxni elektroda Blueline 32 Rx, Némecko) a konduktivita (Schott Handylab
LF1; sonda LF 513 T, Némecko). Vzorky byly poté zfiltrovany filtrem o velikosti p6r 0,45 um (Millipore,
USA), nafedény a pred chemickou analyzou uloZeny do lednice. Pro zméreni koncentrace hlavnich

kationtd (Al, Ca, K, Mg, Na, Si) a stopovych prvkid (As, Ba, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Mn, Ni, Sb, Sr, Pb, Zn) byla
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pouzita optickd emisni spektrometrie s indukéné vazanym plazmatem (ICP-OES; Thermo Scientific iCAP
6500, USA; operator: RNDr. Ondfej Sebek, LGU, PfF UK) nebo hmotnostni spektrometrie s indukéné
vazanym plazmatem (ICP-MS; Thermo Scientific X Series 2, USA; operator: Prof. Martin Mihaljevi¢, CSc.,
UGMNZ, P¥F UK). Pro analyzu hlavnich aniont@ (CI, SO,”, NO;” a HCO3) byla pouZita vysoce G&inna
kapalinova chromatografie (HPLC; pfistroj Dionex ICS-2000, USA; operatorky: Ing. Véra Vondskova a
Lenka Jilkovd, LGU PFF UK). Rozpustény organicky uhlik (DOC) byl zméfen pfistrojem Shimadzu TOC-
LCPH/CPN analyzer (Shimadzu Co., Japonsko; operator: Ing. Dagmar Faturikovd, CZU). Pfesnost méfeni
v roztocich byla zkontrolovana pomoci standartnich referen¢nich materialG NIST 1940 (Trace elements in

natural water) a NIST 1643d (Trace elements in water) (Pfiloha 6).

4.3.3 Speciacni modelovani pomoci PHREEQC-2

Speciacni modelovani pouzivd vysledky chemické analyzy roztok( pro vypocet distribuce forem
jednotlivych prvk( v roztoku. Z hlediska rovnovahy v roztoku jsou pak zejména dulezité saturacni indexy,
které ukazuiji, jestli je roztok presycen vic¢i danym minerdlm ci nikoliv (Parkhurst a Appelo, 1999). Pro
toto speciacni modelovani byl pouZit program PHREEQC-2, ktery také slouzi pro simulovani chemickych
reakci a transportnich proces( v pfirodnich ¢i kontaminovanych vodach (Parkhurst a Appelo, 1999).
Vzhledem k tomu, Ze fada pldnich roztok( vykazovala nadbojovou nerovnovahu > 20% (ukazujici
nadbytek aniontl v roztoku), u nékterych vzork( bylo pfi modelovani speciace a saturacnich index(
pouzito klicového slova "charge" pro srovnani této nabojové nerovnovahy. U pldy H bylo toto
provedeno u koncentraci NO* a u plidy N u koncentraci SO,”, tedy u dominantnich anionttl. Bohuzel, v
pfipadé pudnich roztokll S nebyl schopen model konvergovat (najit matematické reSeni) v pfipadé
pouZziti "charge" u dusi¢nanl, a proto spocitané nabojové nerovnovahy u téchto roztokll nejsou
korigovany. Pro speciacni vypocty byla pouzita databdze T&H.dat obsahujici komplexy s fulvatem. DOC

byl do input souboru tedy zaddan jako fulvat.
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5. Vysledky experimentu

5.1 Studium pevné faze

5.1.1 Ubytky hmotnosti

V pribéhu kazdé odbérové etapy byl z pfislusnych nadobek vyjmut sacek s AOM, usuSen a zvaZen
(Obrazek 9b). Byly zaznamenany zmény hmotnosti sackll pred pokusem a po pokusu (Obrdazek 10).

Z grafu na Obrazku 10 je patrné, Ze u prvnich tfech odbérovych etap byl zaznamenan pokles
hmotnosti sackll s AOM u vsech tfi typl pld, a to o hodnoty v intervalu 0,05 g — 0,06 g v prvni etapé, do
intervalu 0,07 g - 0,08 g ve treti etapé. V poloviné naplanované doby experimentu nastalo u pid Ha S
v intervalu 0,07 g - 0,08 g ustaleni hodnot a Ubytek hmotnosti byl zastaven. Od 60. dnu experimentu se
zacaly hodnoty rozdilG hmotnosti u vzork( H a S sniZovat, a to na hodnoty 0,632 g (H) a 0,499 g (S). Toto
snizeni Ubytku hmotnosti mohlo byt spojeno stvorbou novych fazi (viz také vysledky XRD). Rozdily
hmotnosti u pidy N se pohybovaly od 4. etapy az do konce experimentu v intervalu 0,08 g — 0,09g.

Presné hodnoty ubytku hmotnosti jsou uvedeny v Pfiloze 1.

0,1
rozdily hmotnosti
0,09

0,08
0,07 —o—H

0,06 —0—N

0,05
—&—S

0,04

ubytek hmotnosti (g)

0,03

0,02 T T T T T T T T T T
0O 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100
cas (dny)

Obrazek 10: Ubytky hmotnosti ptid H, N, S béhem jednotlivych etap experimentu.
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5.1.2 Granulometrie

Distribuce frakci v plvodnim AOM ukazala, Ze vSechny castice byly mensi nez 10 um (< 1 um (0.8%),
1-2.5 um (39.4%), 2.5-5.0 um (38.9%), 5-10 um (21.6%)) (Obrdzek 11). Ve vzorcich po 90 dnech
inkubace v padach byla patrna agregace do ¢astic vétSich rozmérd. Vice nez 70% castic bylo vétsSich nez

10 um, a témér 30% castic byla dokonce vétsich nez 50 um (Obrazek 11).

50
[r————— granulometrie AOM
[ N-80 -
40 4 | BN H-30
/3 s-80
30 4
% - il
20 4 )
10
0 , I |

<1.0um 1-25pm 255pm S510pm 10-50 pm = 50 pm
velikost frakce

Obrazek 11: Porovnani granulometrie ptivodniho AOM a AOM po 90 dnech inkubace v jednotlivych ptdach.
5.1.3 Vysledky XRD

Vysledky analyzy pomoci XRD ukazaly prevazné amorfni charakter plvodniho oxidu Mn. U plvodniho
vzorku bylo presto pritomno nékolik malych pik( (Obrazek 12). Jedna se nejpravdépodobnéji o oxalatové
slouceniny s Mn (C,MnQ,-2H,0, PDF 025-0544; C,HsFe,Mn0Q4,, PDF 052-0710), které vznikly béhem
syntézy AOM pfi transformaci glukdzy a nebyly pfi vymyvacich krocich rozpustény.

U pudy N (pH 4,2) byly po 45. dnu experimentu (dale znaceni N45) stale patrné piky oxalatu. U
vzorku N90 zmizely piky oxalatu i sulfatu a na pozici 31.36 °20 se objevil maly pik odpovidajici hlavni ¢are
rodochrozitu (MnCO;) (Obrazek 12), ktery jiz byl patrny pfi analyze vzorku N75.

Vzorky AOM pudy H (pH 5,4) a S (pH 7,3) byly charakteristické cetnymi piky rodochrozitu
(MnCO;, PDF 044-1572) (Obrazek 12). U vzork( pudy H se rodochrozit poprvé objevil u vzorku H45 a u
pldy S dokonce u vzorku S30. Mezi dalsi nové faze, které se u obou typl pld objevily, patfi minoritni

kutnahorit (CaMnCO;, PDF 084-1291) a scacchit (MnCl,, PDF 022-0720). Obé faze se poprvé objevily u
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vzorkd H75 a S30. Na Obrazku 12 je ddle patrné, Ze oxalat se u puady H vyskytoval i po 45. dnu

experimentu, naopak u S45 jiz pfitomen neni.
5.1.4 Vysledky TEM

Analyze pomoci TEM byl z financnich dlivod podroben pouze plvodni AOM a vzorek AOM uloZeny v
pGdé S po dobu 90 dni, ktery dle vysledkl XRD vykazoval nejvétsi mnozstvi novotvorenych fazi. Vysledky
na Obrazku 13 potvrzuji amorfni charakter plvodniho AOM. Zajimavy byl vyskyt nanodomén
rodochrozitu v plvodnim AOM, které predznamenavaji alteracni pochody a vznik téchto fazi na povrchu
Castic AOM. Vznikly pravdépodobné reakci iontd Mn s atmosferickym CO, jiZz pfi syntéze materidlu. Dle
predpokladli byl poté u vzorku AOM, vyjmutého z pldy S po 90 dnech, zjistén vyskyt krystall
novotvorenych fazi, dle EDS pravdépodobné karbonatl. SAED zaznamy vSak bohuZel nebylo mozné

identifikovat (Obrazek 13).

5.1.5 Vysledky SEM

Analyze SEM byly podrobeny vzorky AOM z konecné série (po 90. dnech inkubace). Analyza potvrdila
vysledky XRD, kdy u vzorku pGdy N nedoslo k vyraznéjsimu formovani novych fazi (Obrazek 14). Naopak u
pld S a H byly zjistény nové vzniklé karbonaty, které jsou vysledkem alterace AOM. Na Obrazku 14 jsou
patrné jak krystalky rodochrozitu (< 5 pum), které pokryvaji zrna ptivodniho AOM, tak i vétsi krystaly

kutnahoritu ¢i Mn-kalcitu.
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Obrazek 12: Porovnani vysledkl rentgenové difrakce piivodniho amorfniho oxidu Mn a oxidd Mn vyjmutych
z nadobek s padou (po 45 a 90 dnech). r — rodochrozit (MnCO;3); k — kutnahorit ((Ca,Mn)CO;); o — oxalat Mn
(C,MnO, " 2H,0); s — scacchit (MnCl,).
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Obrazek 13: Vysledky analyzy vzorkiit AOM pomoci transmisni elektronové mikroskopie (TEM).

A) amorfni ¢astice plivodniho AOM, draslik v analyze EDS je pravdépodobné reziduum KMnO, pouiitého p¥i
syntéze; B) ¢astice plivodniho AOM s patrnymi nanodoménami rodochrozitu pfi médu HR (high resolution)
rozliSeni; C) nové vytvorend faze karbonatu ve vzorku pudy S90, dle vysledkd EDS spektrometrie se jedna
pravdépodobné o kutnahorit (nebylo vsak mozné difrakéni zaznam presnéji urcit)
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Obrazek 14: Mikrofotografie a spektra z elektronového skenovaciho mikroskopu v sekundarnich (SE) a zpét
odraZenych elektronech (BSE) ukazujici vzorky AOM po 90 denni inkubaci v jednotlivych ptdach.

A) zrna AOM rhzné velikosti s identickym chemickym sloZenim (plida N); B) velké éastice AOM (spektrum 3)
pokryté malymi krystaly rodochrozitu (spektrum 4), vétsi krystaly kutnahoritu ¢i Mn-kalcitu (spektrum 5) (ptda
H); C) velké zrno AOM (spektrum 6) s malymi krystaly rodochrozitu (spektrum 7) (pada S).
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5.2 Chemismus ptidnich roztoku

5.2.1 Fyzikalné-chemické parametry

U vzork( byla méfena teplota, pH, Eh a specifickd konduktivita. Grafy zobrazujici jednotlivé parametry
jsou uvedeny na Obrazku 15. Teplota se béhem experimentu pohybovala v rozmezi 23 C° - 26 C°.

U pudni vody z pldy H byl po 15 dnech inkubace zaznamenan narlst hodnot pH z pocatecnich
4,9 na hodnoty okolo 6,0 (Obrazek 15). V dalSich ¢asovych usecich pak pH pozvolné klesalo aZ na
hodnotu okolo 5,1. Nebyl zde zjiStén Zadny vyraznéjsi rozdil mezi inkubacemi AOM a slepymi pokusy. Co
se tyka vzork( z pady S, hodnoty pH se pohybovaly v rozmezi 7,5 — 8,0. Stejné jako v prvnim pfipadé
zGstaly hodnoty pH u inkubaci AOM i slepého pokusu pfiblizné stejné. U ptidy N se u slepého pokusu
pohybovaly hodnoty pH po celou dobu okolo hodnoty 4,5. U pldni vody odebrané z nadobky s inkubaci
AOM bylo béhem 3. odbéru zaznamendno zvySeni pH na hodnotu 5,2. Po zbyvajici dobu experimentu se
pak hodnoty pohybovaly okolo hodnoty pH 5,0, tedy o cca 0,5 stupné pH vice nez u vzorku neobsahujici
sacek s AOM.

Hodnoty Eh ukazuji, Ze se roztoky nachazely v oxidaénim prostredi. U piady H klesly po 15 dnech
inkubace z pocatecnich 460 mV u nadobky s AOM a 486 mV u slepého pokusu na hodnoty okolo 425 mV,
v dal$im prabéhu experimentu pak v obou pfipadech typl pozvolné stoupaly na cca 520 mV (Obrazek
15). U inkubaci AOM pldy N se hodnoty po celou dobu pohybovaly v intervalu 470 mV - 310 mV. U
slepého pokusu byl u 2. odbéru zaznamenan narust ze 490 mV na 530 mV, poté je prlibéh podobny jako
u pGdy s AOM. Roztoky pldy S s inkubaci AOM i slepého pokusu zaznamenaly hodnoty Eh okolo 370 mV.
Mirny narlst byl zaznamenan po 60. dnu inkubace, a to na konec¢né hodnoty okolo 420 mV na konci
experimentu.

U specifické konduktivity roztokl z inkubace AOM v pidé H byl zaznamenan po 7 dnech pokles
22150 uS/cm na hodnoty kolem 500 puS/cm (Obrazek 15). Na konci experimentu byl pak zaznamenan
mirny narlst na hodnoty kolem 900 uS/cm. Slepy pokus vykazoval hodnoty nizsi (pokles z 1450 uS/cm na
hodnoty kolem 300 uS/cm). U roztokd plidy N klesly hodnoty u vzork( s AOM béhem prvnich dvou
odbér ze 700 uS/cm na 150 pS/cm. Konduktivita u slepého pokusu se pohybovala okolo 90 puS/cm. U
roztok( pady S s AOM klesla konduktivita z 1350 uS/cm na hodnoty okolo 450 uS/cm, u slepého pokusu
se pohybovala v rozmezi 250 uS/cm — 650 uS/cm. Mimo slepych pokusl pid S a N je u vSech ostatnich
roztokd patrny pokles specifické konduktivity po 7 dnech experimentu. Z Obrazku 15 je patrné, Ze pUdni

roztoky obsahujici inkubace AOM (zvlasté pak pldy H a N) mély na pocatku odbér( vétsi hodnoty
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specifické konduktivity, neZ slepé pokusy. Hodnoty parametr( pro jednotlivé pldni roztoky jsou uvedeny

v Priloze 2.
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Obrazek 15: Fyzikalné-chemické parametry (pH, Eh, konduktivita) padnich roztoku v case.
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5.2.2 Anionty

V padnich roztocich byly zmé¥eny koncentrace chloridd (Cl'), sirantl (50,>), dusi¢nant (NO5') a uhli¢itan
(HCO;3'). Vyvoj koncentrace jednotlivych aniontli je uveden na Obrazku 16. U CI" nebyly zaznamenany
vyznamné zmény mezi inkubacemi AOM a slepym pokusem. Toté? Ize fici o koncentraci SO,> u ptid H a
S. Inkubace AOM pldy N vykazovaly vyssi hodnoty a odlisSny trend oproti slepému pokusu (Obrazek 16).
Koncentrace NO; u roztokl pld H a Ssinkubaci AOM kopirovaly trend vyskytujici se u jejich slepych
pokus(, s tim, Ze voda z nddobek obsahujicich AOM méla hodnoty koncentrace vyssi nez slepy pokus.
Oba roztoky pldy N mély koncentrace NO; velmi nizkou. Koncentrace HCO; ukazuji pokles u inkubace
AOM pudy S, pravdépodobné z divodu nejmasivnéjsi tvorby karbondatli na AOM. Koncentrace aniont(

z pldnich vod odebranych béhem celého experimentu jsou uvedeny v Pfiloze 3.
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Obrazek 16: Koncentrace chlorid(, siranti, dusi¢nani a uhli¢itant v odebranych padnich roztocich. Koncentrace
jsou uvedeny v mg/I.
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5.2.3 Kationty
5.2.3.1 Hlavni prvky

Mangan

Koncentrace Mn v pldnich roztocich je vzhledem k hodnoceni stability AOM kli¢ovy udaj. U roztokd pldy
H s inkubaci AOM byla koncentrace prvni den odbéru 53 mg/l (Obrazek 17). V nasleduijicich dnech klesla
pod hranici 10 mg/I. Ke konci experimentu pak pozvolné vystoupala na hodnotu 22 mg/I. U roztokl pGdy
N byla hodnota koncentrace prvni den odbéru 113 mg/l. Po 15 dnech inkubace klesla pod hranici 30
mg/l. Po zbytek experimentu pozvolné klesala az na hodnotu 19 mg/l. Vzorek pidni vody S mél béhem
prvniho odbéru (na rozdil od pfedchozich pid) nizkou koncentraci okolo 9 mg/l. V nasledujicich etapach
jsou pak hodnoty velmi nizké, pod hranici 0,1 mg/l. Co se tyka slepych pokusd u vSech tfech pdd,
hodnoty se zde pohybovaly pod hranici 5 mg/l, vyjma vzorku H, kdy byla koncentrace béhem prvniho
odbéru lehce na tuto hranici.

Z grafu na Obrazku 17 je patrné, Ze nejvice se vyluhoval Mn do pldnich roztokd pady N a H.
Znatelny je i rozdil u téchto padnich roztok(l v koncentraci Mn mezi pldou obsahujici oxid a slepymi
pokusy. Naopak u pldy S se Mn vyluhoval v malém mnoZstvi a vzorek s oxidem se pfilis nelisi od slepého

pokusu. Pfesné koncentrace Mn v jednotlivych piddnich roztocich jsou uvedeny v Pfiloze 4.
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Obrazek 17: Vyvoj koncentrace Mn v pldnich roztocich ptid H, N a S. Koncentrace jsou uvedeny v mg/I.
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Ostatni prvky

Z hlediska vyzkumu stability AOM v pUdach jsou klicové zejména koncentrace Ka Ca (Obrazek 18).
Koncentrace Ca jsou zvySené na zacatku experimentu u pudnich roztokd H i S, kterd ma sama o sobé
vyssi koncentrace anorganického uhliku vazaného pravdépodobné v karbondtech. Louzeni Ca u pldy H
se déje pak zifejmé diky kyselejsi pldni reakci. Rozdil mezi inkubacemi AOM a slepymi pokusy je patrny
zejména prvni den experimentu (Obrazek 18). Moznym vysvétlenim jsou kationtové vyménné reakce
mezi Ca’* a Mn*"

Pomoci analyzy TEM bylo zjisténo, Ze plvodni AOM obsahuje stopy K, ktery je nejspise reziduem
syntézy AOM. Draslik se také v prvnich dvou odbérech z nddobek obsahujicich AOM vyraznéji louZi.
Nejvice markantni je pak rozdil mezi inkubacemi a slepymi pokusy pldy N. Pfesné koncentrace (véetné

koncentraci dalsich kationtll) jsou uvedeny v Pfiloze 4.
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Obrazek 18: Grafy koncentrace Ca a K v pidnich roztocich. Koncentrace jsou uvedeny v mg/I.
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5.2.3.2 Stopové prvky

Pro uplnost chemické analyzy byly v pidnich roztocich méreny také koncentrace stopovych prvka (Ni, Zn,
Cr, Sb, Pb, Co, As, Cd). Interpretace zmén jejich koncentraci v roztocich (které byly obecné velmi nizké)
neni predmétem této diplomové prace, kterd se zaméruje predevsim na zkoumani stability pouzitého
oxidu Mn v pldach. Sledovani obsahll stopovych prvk( v pddnich roztocich pti pouZiti tohoto oxidu Mn
jako stabilizacniho pfidavku je predmétem dalSich navazujicich praci. Obsahy stopovych prvkd v padnich

roztocich jsou uvedeny v Pfiloze 5.
5.2.4 Rozpustény organicky uhlik

Koncentrace DOC jsou zobrazeny na Obrazku 19. Z obrazku je patrné, Ze pldni roztoky z inkubaci v
kyselejSich padach H a N obsahuji v prvnich tfech odbérovych etapdch vétsi mnozstvi rozpusténého
organického uhliku neZ slepé pokusy. V Uvodu experimentu se jednad o vyznamny rozdil (N: 865 mg/I
versus 482 mg/l; H: 470 mg/l versus 99 mg/l). Pfitomnost AOM ma tedy vliv na rozpusténi organické
hmoty. U pldy S nebyl zaznamenan vyraznéjsi rozdil. Koncentrace v jednotlivych pladnich vodach jsou

uvedeny v Pfiloze 7.
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Obrazek 19: Graf koncentrace DOC v pudnich roztocich. Koncentrace jsou uvedeny v mg/I.
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5.3 Modelovani v PHREEQC-2

Specia¢ni modelovani potvrdilo, 7e Mn je v piidnich roztocich pfitomen prevainé jako Mn*. Zaporné
saturacni indexy oxidi Mn (bixbyit — Mn,03; pyroluzit — MnO,; manganit MnOOH; hausmannit Mn3z;0,
atd.) naznacovaly, Ze tyto oxidy mély tendenci se ve zkoumanych roztocich rozpoustét. Naopak nékteré
oxidy Fe a Al (goethit — FeOOH; gibbsit Al(OH);) vykazovaly Sl kladné. Vzhledem ke kli¢ové roli karbonat(
pfi alteraci AOM byly roztoky zkoumany z hlediska presyceni vici témto fazim (rodochrozit - MnCOs;
kalcit - CaCOs). VUci kalcitu byly presyceny jen padni roztoky pldy S, vici rodochrozitu byl také nasycen
pldni roztok S, ale jen na zacatku experimentu (Obrazek 20). Tyto vysledky naznacuji, Ze ke srazeni
téchto fazi mlze dochazet jen v bezprostiedni blizkosti AOM, kde mohou byt roztoky vzhledem

k rodochrozitu presyceny.
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Obrazek 20: Saturacni indexy (SI) rodochrozitu a kalcitu vypocitané pomoci programu PHREEQC - 2.
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6. Diskuse

Jednou z mnoha remediacnich metod kontaminovanych pld je chemicka stabilizace pomoci pudnich
pridavkd (Kumpiene a kol., 2008; Adriano a kol., 2004). Oxidy Mn se diky svym vlastnostem a vysledkim
provedenych studii (viz reserse) jevi jako vhodny pridavek. Pfed samotnou in-situ aplikaci padnich
pridavkd je dalezZité zjistit, jak pouZzity pfidavek ovliviiuje padni chemismus, za jakych podminek je jeho
pouziti nejefektivnéjsi a jestli je pouZitelny pro dlouhodobé experimenty (Komarek a kol., 2013). V
experimentu, ktery je soucasti této diplomové prace, byl zkouman amorfni oxid Mn (AOM). V 90ti
dennim laboratornim nadobovém experimentu bylo zkoumano jeho chovani v kontrastnich pldach, ve
kterych byl oxid uloZen ve specialnich polyamidovych saccich. Ve studii Della Puppy a kol. (2013), ktera
predchazela naSemu experimentu, bylo zjiSténo, Ze tento amorfni meziprodukt syntézy birnessitu ma
podobné sorpcni schopnosti jako birnessit samotny (i pres zna¢né rozdilné hodnoty BET a CEC, Tabulka
4). Levnéjsi vyrobni ndklady tohoto materidlu (na rozdil od birnessitu) ¢ini z AOM zajimavou alternativu
padniho ptidavku. Mezi hlavni nami zkoumané vlastnosti tohoto pridavku patfily: stabilita v padach,
ovlivnéni pddniho chemismu, pfeména plvodniho AOM a vliv kontrastnich faktor(, kterym byl tento
oxid pfi inkubaci v pldach vystaven.

Mezi hlavni zjisténi tykajici se stability patfi, Ze rozpustnost AOM je v pUdach silné zavisla na pH.
U nejvice kyselé pady N (pH 4.2) ¢inila hmotnostni ztrata az 18%, naopak u pldy S (pH 7.3) se Ubytek na
konci experimentu pohyboval okolo 10 %. Vliv pH na rozpustnost ukazuje i porovnani se zjisténim Della
Puppy a kol. (2013), kdy byla rozpustnost AOM v jejich 400 hodinovém louZicim experimentu
v destilované vodé (pH 7) vyrazné nizsi (L/S 10 — 0,24 %; L/S 500 — 5,7 %), nez tomu bylo v nasem ptdnim
experimentu. Z téchto poznatk( Ize usuzovat, Ze AOM bude vhodny pro zdsaditéjSi padni prostredi.
V pripadé kyselejSich pad lze pak uvazovat o kombinaci AOM s alkalickymi materidly. Z ddvodu
rozpousténi AOM bylo v prvnim tydnu experimentu patrné uvoliovani Mn do pldniho roztoku (pdda N a
H — obrazek 17). Malé mnoiZstvi uvolnéného Mn u pldy S korespondovalo s jejim zasaditéjsim
charakterem, a tim nizsim hmotnostnim Ubytkem AOM v této pGdé. V Uvahu je ale také tfeba vzit dalsi
soucinitel, kterym muzZe byt mineralogické sloZeni této pudy, které obsahuje oproti ostatnim pldam vétsi
mnozstvi jilovitych minerald, na které se Mn v podobé iontd Mn?* mohl sorbovat. PGvodni AOM také
obsahoval reliktni draslik po své syntéze, ktery muze byt pfi¢inou zvy$eného obsahu K* v plidnich vodach
z inkubaci oproti slepym pokustm.

Analyza pevné faze (XRD, SEM, TEM) potvrdila amorfni charakter zkoumaného oxidu Mn. Bylo

zde zjisténo pouze malé mnozstvi krystalickych fazi (pravdépodobné oxaldtu Mn), které jsou reliktem
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syntézy AOM. Dale analyza pevné faze ukazala zmény, kterymi AOM vzorek béhem inkubace v plidach
prochazel. VSechny tfi metody potvrdily u vzork( v padach H a S krystalizacni pochody, diky kterym se na
plvodné amorfnim oxidu zacaly vytvaret noveé vzniklé faze — karbonaty (rodochrozit, kutnahorit). Naopak
vzorky AOM z kyselé pady N karbonaty témér neobsahovaly (vysvétleno dale v textu). Precipitace
karbonatovych fazi u vzorkd AOM u pud H a S byla pak moznou pficinou sniZzeni Ubytku jejich hmotnosti,
které bylo zaznamenano 60. — 90. den experimentu (Obrazek 10). MoZné vysvétleni nepritomnosti
karbonatl v pevnych vzorcich odebranych na zac¢atku experimentu je kinetika jejich precipitace, ktera je
daleko nizsi, nez je tomu kupfikladu u kalcitu (dosazeni rovnovainého stavu u kalcitu 23 dni, u
rodochrozitu 140 dni) (Jensen a kol., 2002). Porovnani granulometrie plvodniho AOM a vzork(
uloZenych v ptdach ukazalo, Ze ¢astice maji tendenci se shlukovat do vétsich agregat(. Plvodni oxid mél
velikost ¢astic < 10 um oproti inkubovanému, ktery obsahoval az 70 % ¢astic > 10 um u vsech tfech pud.
Je pravdépodobné, Ze vyskyt karbonatl na cCasticich AOM a agregace castic bude zmensovat reaktivni
povrch a tim ménit jejich sorpéni vlastnosti.

Fyzikdlné chemickd analyza pldnich roztokd neukdzala vyraznéjsi rozdily mezi padami
obsahujicimi AOM a slepymi pokusy. Za zminku stoji zvySeni hodnoty pH o cca 0,5 u inkubace pldy N,
které bylo pravdépodobné zplsobeno spotfebou iontli H' pfi rozpousténi AOM. Kladné hodnoty Eh (363
— 522 mV) ukazaly, Ze experiment probihal v oxida¢nim prostiedi. Vyssi hodnoty konduktivity v pocatcich
experimentu oproti slepym pokustiim pak potvrdily pfitomnost vyssiho mnoZstvi rozpusténych latek
v roztoku. Nejvétsi koncentrace uhlicitanl obsahoval pudni roztok S. V pribéhu experimentu se tato
koncentrace sniZovala, coZ koresponduje s tvorbou karbonatl. Bohuzel u slepych pokust koncentrace
uhli¢itan nebyly kvantifikovany, a tudiz neni mozné vysledky porovnat. Zajimavym fenoménem je
zvy$ené vyluhovani sirantd z ptdy N, které pravdépodobné reflektuje hodnotu pH. Vice sirand se dostava
do pldniho roztoku z pldy s inkubaci AOM v porovnani se slepymi pokusy, a to pravdépodobné proto, Ze
vykazuje vyssi pH. K tomuto procesu mlze dochazet diky snadnéjsi desorpci siranového aniontu z pozic
pldniho sorpéniho komplexu pfi vyssim pH, tak jak je znamé pro pH-zavislou vazbu aniontl napf. na
oxidy Fe (Langmuir, 1997). Pfipadny vliv rozpousténi AOM na redoxni speciaci siry v padnich roztocich
neni ze stavajicich vysledkd mozno vycist. Z analyzy DOC vyplyva, Ze pfitomnost AOM v pidé ma vliv na
rozpousténi organické hmoty, a to predevsim u kyselejsich pldnich roztok( pid H a N (Obrazek 19).

Modelovani speciace v pldnich roztocich v programu PHREEQC-2 potvrdilo predpoklad pH - Eh
diagramu (Obrazek 3), 7e Mn se v intervalu pH 4,2 — 7,3 vyskytuje v roztoku prevazné jako iont Mn**.
Zaporné saturacni indexy (SlI) pfibuznych oxidd Mn (Mn,0;, MnO,, MnOOH apod.) potvrdily, Ze

v roztocich by dochazelo k rozpousténi téchto oxidli. Tento proces lze zjednodusené vyjadfit redukéni
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rovnici (Adriano, 2001):

MnO,(s) + 4H* + 2e” © Mn*" +2H,0 (12)

Na druhou stranu vzhledem k oxidacnim podminkam (Eh 363 - 522 mV) a prdmérnému oxidac¢nimu stavu
Mn vAOM 2,52 (u MnO,= 4) lze predpokladat, Ze rozpousténi popisované touto rovnici nehraje
pti transformaci AOM v piidé kli¢ovou roli. lonty Mn**, pfitomné v plidnim roztoku, pak zfejmé vznikaji z
dlvodu na pH zavislém uvoliovani slabé vazaného Mn na povrchu AOM. Vzhledem k vyskytu karbonat(
byly urceny jejich saturacni indexy (Sl), jejichz kladna hodnota by urcila, zda se tyto faze z roztoku srazi a
potvrdila tak vysledky analyzy pevné faze. VUci kalcitu byl nasycen pouze roztok z pidy S a vidi
rodochrozitu pouze roztok odebrany v Gvodu experimentu u pady S (Obrazek 20). Jednim z moZnych
vysvétleni zadpornych hodnot S| je, Ze pldni roztok byl vici rodochrozitu presyceny pouze v
bezprostfednim okoli sacku s AOM a pfi dalsim prichodu padnim profilem smérem k instalovanému
lysimetru svoji presycenost ztratil. Jak uvadi Sternbeck (1997), rast krystald rodochrozitu v roztocich je
mimo koncentrace Mn?* zavisly predeviim na parcidlnim tlaku CO, (Pcos), poméru COs*/Mn?** a pH
roztoku. Zavislost na téchto faktorech pak vysvétluje nepfitomnost rodochrozitu v AOM uloZeného
aplikacich je vSak nutno vzit v tvahu zménu téchto faktor( (vyssi Pco, v plidni atmosféfe apod.) a tim také
vliv na kinetiku a miru tvorby rodochrozitu. Z kinetickych studii dale vyplyva, Ze precipitace rodochrozitu
v presycenych roztocich je mnohem pomalejsi, nez je tomu u v pfirodé nejbéznéjsiho karbonatu kalcitu
(CaCO3) (Jensen a kol.,, 2002; Sternbeck, 1997). Tato pozorovani tedy mohou vysvétlit absenci
rodochrozitu na povrchu AOM v prvni poloviné naseho experimentu, kdy bylo uvolfiovani Mn do pldniho
roztoku nejvyssi.

Zvyéend koncentrace rozpu$téného Mn?* v pldnich roztocich miiZe hrat vyznamnou roli pfi in-
situ aplikaci AOM a nasledné interakci s padni biotou a rostlinstvem. Redoxni reakce Mn jsou v ptdach
silné ovliviiovany bakteriemi, které mohou Mn jak redukovat, tak oxidovat. Oxidace Mn pak mzZe byt
vyhradné biologicky proces (Adriano, 2001). Z uvolnéného Mn?* mohou timto procesem vznikat
sekundarni oxidy Mn, a tim miZe byt ovlivnén cely remediacni aparat. Je také nutno brat v Gvahu
vlastnosti pidni hmoty, zvlasté pak pfitomnost zvySeného obsahu organické hmoty a jilovych minerald,
které mohou Mn** na sv(j povrch sorbovat (Adriano, 2001). Dale je ddlezité je posoudit vliv vysoké
koncentrace Mn?* v plidnich roztocich na rostliny. Bylo prokazano, 7e vysoka koncentrace Mn®*" ma na

rostliny toxicky ucinek (Millaleo a kol., 2010). Na druhou stranu pfijem Mn?" rostlinnymi pletivy mGze byt
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vyuzit pfi fytoextrakci, kdy by mohly byt ionty Mn®" uvolnéné pti alteraci AOM vstiebavany do tél
fytoextrakcniho rostlinstva, které by bylo nasledné odstranéno z remediované lokality.

Provedené laboratorni testy, at uz se jedna o zkoumani adsorpcnich schopnosti (Della Puppa a
kol., 2013), ¢i zkoumani stability a chovani AOM v pudach provedené v ramci této diplomové prace jsou
Uvodni ptipravou pro in-situ aplikace, které budou nasledovat v pfiStich letech. Remediace
kontaminovanych pidd pomoci chemické stabilizace je komplexni problém, u kterého hraji roli nejenom
adsorpéni schopnosti pouzitého pridavku, ale i jeho interakce s pidnim prostifedim, biotou, dlouhodoba
stabilita v padach, finan¢ni naklady pfi pouZiti apod. Je obtizné najit takovy padni pridavek, ktery
imobilizuje vSechny pddni kontaminanty, proto je vhodné hledat G¢inné kombinace téchto pridavka, ¢i
doplnit chemickou stabilizaci jinou remediac¢ni metodou, kupfikladu fytostabilizaci. Z odborné literatury
jsou znamy i pfipady, kdy pfidavek do pudy jednu nezadouci latku imobilizuje, dalsi kontaminant se vsak
diky jeho pUsobeni mlze stat mobilnim (napt. prvky Gcastnici se redoxnich reakci) (Hartley a kol., 2004;
Kumpiene a kol., 2008). Pfi dalSim studiu AOM je proto nutné brat vSechny tyto vyjmenované aspekty

v Uvahu.
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7. Zaver

Béhem 90ti denniho laboratorniho nadobového experimentu byly zjistény nékteré vlastnosti amorfniho
oxidu Mn (AOM), které se tykaji zmén jeho stability a transformace v kontrastnich pldnich prostredich.

V ndvaznosti na adsorbcni zkousky a méreni stability AOM v destilované vodé (Della Puppa a kol.,
2013), bylo zjisténo, Ze stabilita AOM v padach je silné zavisla na pH. BEhem inkubace se AOM vice
rozpoustél v kyselych pldach (pH 4,2 — ztrdta hmotnosti az 18 %). U zasaditéjSich pad (pH 5,4 a 7,3) byla
rozpustnost i diky tvorbé novotvorenych fazi vyrazné nizsi (12% a 10%). Rozpousténi AOM také potvrdila
zvy$end koncentrace Mn** v plidnim roztoku. Z této zavislosti Ize usuzovat, 7e piidavek AOM bude
vhodnéjsi pro pudy s vyssimi hodnotami pH.

Diky analyzam pevné faze bylo zjisténo, Ze u zasaditéjsich pad vedly alteracni procesy na povrchu
AOM ke tvorbé sekundarnich fazi, a to zejména karbonatll (rodochrozitu, kutnahoritu). Dale bylo
zjisténo, Ze se ¢astice AOM béhem inkubace v pldach shlukuji do vétsich agregatll. Je pravdépodobné, ze
uvedené zmény ve fyzikalné-chemickych vlastnostech AOM budou mit diky sniZeni reaktivniho povrchu
inhibujici vliv na jeho sorpéni schopnosti.

Otéazkou pro dalsi experimenty tak z(stava, jak se budou zjisténé vlastnosti AOM projevovat v in-
situ podminkach pfi remediacnich pochodech a jaky vliv bude mit zménény chemismus pld na systém

plda —rostlina.
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