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Abstrakt:

Tato bakalarské prace se zabyva dekontaminaci dilnich vod bohatych arsenem. Prvni ¢ast je
koncipovana jako piehled dekotaminacnich metod vyuzivanych pro odstrafiovani arsenu
z vody; duraz je ptitom kladen na adsorpci arsenu na oxidy a hydroxidy Zeleza, které mohou
vznikat v dilnich vodach a ptedstaveni nejuzivanéjsi technologie pro dekontaminaci dilnich
vod, ODAS. Ve druhé, experimentalni, ¢asti prace jsme pomoci analytickych metod studovali
chovani arsenu béhem dekontamina¢niho procesu v CDV Kaiik. Kyselé vody v jamé
byvalého dolu Turkank obsahuji extrémné vysoké koncentrace arsenu (77,72 mg/L).
Vysledky nasi prace nasvédcuji tomu, Ze arsen a jiné prvky rozpusténé v dilni vod¢ béhem

dekontaminace ptfechazi do sekundarné vznikajicich oxyhydroxidi zeleza.

Summary:

This bachalor thesis deals with treatment of mine waters rich in arsenic. First part is an
overview of decontamination methods used for elimination of arsenic from water.
Emphasised parts are focused on arsenic adsorption on Fe-oxides and hydroxides, particles
which may be formed in mine waters; as well as on treatment system ODAS, widely used for
mine waters decontamination. The experimental part is a study of decontamination process at
mine treatment plant waters in Kank, Kutna hora. Extremely high concentrations of arsenic
(77,72 mg/L) are found in acid mine drainage from closed Turkank mine. Results of this
thesis signifies incorporation of arsenic and other elements dissolved in mine water into

secondary forming Fe-oxyhydroxides within the decontamination process.
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Seznam pouzitych zkratek

AA aktivovany hlinik, Al,O3

AC aktivovany uhlik

AMD acid mine drainage- kyselé dilni vody

As 1l trojmocny arsen, H3AsO3 a jeho disociované formy

AsV petimocny arsen, H3AsO, a jeho disociované formy

EDTA kyselina ethylendiamintetraoctova

Eh Energie ziskana pfenosem Imolu elektronti z oxida¢niho ¢inidla na H+

GFO/H granularni zelezité oxidy/hydroxidy

mg/L miligramy na litr

KH Kutna Hora

pH zaporny dekadicky logaritmus koncentrace oxoniovych kationtii

pKa hodnota pH, pfi které je disociovana pravé jedna polovina mnozstvi vychozi
latky

TSS celkové mnozstvi pevnych ¢astic suspendovanych v roztoku

WHO svétova zdravotnicka organizace

ZV1 zelezo s mocenstvim nula

Vi



1 Uvod

Arsen je polokov toxicky pro zivocichy i rostliny. Jeho lokalni vysoké koncentrace jsou
celosvétovym problémem, proto se jeho studiem zabyvd celd tada medicinskych
a environmentalnich studii (Vaughan, 2006). Svétova zdravotnicka organizace snizila v roce
2001 doporucenou mezni koncentraci arsenu Vv pitné vodé na hodnotu 10 pg/L (WHO, 2001).
Legislativa jednotlivych stati vSak miuZe stanovovat jinou hrani¢ni hodnotu. Ta se podle
Smith a kol. (2002) pohybuje v rozmezi od 7 pg/L (Australie) do 50 pg/L (napt. Sri Lanka,

Vietnam, Oman).

Celosvétove je vodou nevyhovujici WHO standardu zasazeno nékolik desitek miliond lidi ve
vice nez 20 zemich svéta (Trimble, 2008). Nejvice postizenou oblasti jsou staty vychodni
Asie. Zavaznost kontaminace podzemni vody klesa v pofadi: Bangladés > Zapadni Bengal -
Indie > Cinské lidova republika > Tchajwan (Trimble, 2008). V &eské legislativé stanovuje

limit pro obsah arsenu v pitné vod¢ vyhlaska 252/2004 Sb.

Zdroje arsenu ve vodé mohou byt jak pfirodniho, tak antropogenniho pivodu. I kdyZz jsou
antropogenni zdroje oproti rozsahlym pfirodnim zdrojim vétSinou lokalniho aZ bodového
charakteru, mohou zde naméfené hodnoty koncentrace As dosahovat extrémné vysokych
hodnot (jednotky aZ stovky mg/L, Smedley a Kinniburgh, 2002). Zifejm& nejvyznamnéjSim
antropogennim zdrojem arsenu v zivotnim prostedi je tézba kovu a uhli, které jsou Castou
pri¢inou vzniku kyselych dilnich vod. Tyto vody se kromé vysokych koncentraci arsenu
vyzna&uji vysokym obsahem SO,%, Fe a t&zkych kovii. Vyznamnym specifikem t&chto zdroji

je jejich rozsifeni po celém svété (Akcil a Koldas, 2006).



2 Geochemie arsenu

2.1 Chemickeé viastnosti

Arzen je prvek 15. skupiny vyskytujici se pouze v jednom ptirodnim izotopu. Z elektronové
konfigurace Ar3d10 4s2 4p3 vyplyva, ze mize tvorit oxida¢nich stavy -3, 0, +3, +5. V piirodé
se v8ak prevazné vyskytuje ve stavech +3, +5, oxidaéni stavy -3, 0 tvoii vzacné (Greenwood a
Earnshaw, 1993). Elektronegativita arsenu je v porovnani k blizkym prvkim ve skupiné vyssi
nez u dusiku a blizka hodnoté fosforu. Oxidacni potencial arsenu je vSak vyssi nez maji oba
uvedené prvky, €0z zvySuje jeho kationtovy charakter (Jones a Heslop, 1982). Navzdory
kationtové povaze tvoii arzen pfevazné kovalentni vazby (Cotton a Wilkinson, 1988). Arsen
je chemickou povahou polokovem, stejné jako sira. V ptirodé arsen nejastéji tvoii slouceniny

s kyslikem a sirou. Nalézt ho v§ak mizeme i v komplexech s kovy.

2.2 Vyskyt arsenu
2.2.1 Mineraly arsenu

Arsen tvori v pfirodé vice nez 400 mineralii, z nichz 58 % tvofi arseni¢nany a 24 % jsou
sulfidy a sulfosole, 8 % oxidy a arsenitany a zbytek nalezi arzenidim a ryzim formam
(Drahota a Filippi, 2009). I kdyz je As vSudypfitomnym prvkem, nejvice se akumuluje v
mineralizovanych zonach lozisek Au a polymetalickych kovii jako komponenta rudnich
minerall a v produktech jejich zvétravani. Nejbéznéj§im rudnim mineradlem arsenu je
arsenopyrit, mnohem vyznamnéj$im zdrojem As je vSak pyrit (Majzlan a kol., 2014). Ten
muize arsen zaclenovat do krystalové miizky na misto atomi siry. Kone¢ny obsah As v pyritu
bohatém arsenem muZe byt az 10 hm. %. Mezi dal$i hojné sulfidické mineraly arsenu patii
auripigment, realgar a kobaltin. Z arsenidt je vhodné zminit lollingit a nikelin; sulfosoli jsou
zastoupeny enargitem a proustitem (O'Day, 2006). Elementarni arzen se vyskytuje vzacné,

prevazné v okoli hydrotermalnich rud (Cotton and Wilkinson 1988).

Vyse zminéné mineraly jsou v atmosférickych podminkach nestabilni a pomémé rychle
zvétravaji. Uvolnény As se miize stat hlavni komponentou celé fady novych mineralt, které
nejcastéji patii do rozsahlé skupiny arseni¢nant. Nejrozsiten€j$Sim minerdlem této skupiny je
skorodit (Drahota a Filippi, 2009). V prostfedich s vysokym obsahem substrata s dobrymi
adsorp¢nimi vlastnostmi sekundarni minerdly As obvykle nevznikaji a uvolnény As ze

zvétravani sulfida je obvykle zachycen na jejich povrSich. Dobrymi adsorbenty As



Vv pfirodnich systémech jsou oxidy a hydroxidy Fe, Mn a Al a také jilové mineraly (Lin a Puls,
2000 a 2003).

2.2.2 Prirodni zdroje arsenu

V porovnani s ostatnimi 88 pfirozené¢ se vyskytujicimi prvky je arsen piiblizné¢ 20.
nejhojnéj$im prvkem (Vaughan, 2006). Primérny obsah arzenu v zemské kuie je pfiblizné
1,5 mg/kg (Vaughan, 2006). Ve zvySené mife se vyskytuje zejména V biidlicich, fylitech
a jilech. V nékterych loziskach uhli dosahuje jeho obsah také znaénych hodnot (viz Tab. 1).
Dalsim prostfednim, ve kterém se as obvykle vyskytuje ve zvySené mife, jsou piimoiské
sedimenty. Vyznamné zvySeny obsah arsenu muze byt zejména ve zrudnélych oblastech, kde

je vlivem své chalkofilni povahy vazan do rudnich minerala.

V celosvétovém méfitku je arsenem obohacenych oblasti relativné vysoky pocet, z €eskych
lokalit zminime alesponi uzemi Ka$perskych Hor (obsah arsenu 300 mg/kg), Roudného
a Mokrska (obsah As kolem 300- 400 mg/kg, lokalné az 1000 mg/kg — podle Pertolda (1998).

Tab. I (pifevzato z Vaughan (2006) a doplnéno podle Pertolda (1998))

) . prumérna koncentrace | rozmezi koncentrace

typ horniny (zeminy) As (m/kg) As (m/kg)
bazalt 2,3 0,18-113
andezit 2,7 0,5-5,8
granit 1,3 0,2-15
fylit 18 0,5-143
piskovec 41 0,6-120
bridlice 10
vapenec/dolomit 2,6 0,1-20,1
evapority 3,5 0,1-10
Uhli - 0,3-35 000
Ficni sedimenty (svétovy priimer) 5 -

Cela tada geochemickych anomalii ve svrchni litosféfe neni ptirodniho ptvodu, ale jsou
zpusobené lidskou ¢innosti. A¢koli jsou tyto anomalie cetné, obecné svym ploSnym rozsahem

nebyvaji (v porovnani s ptirozenymi zdroji) ptili§ vyznamné.



2.2.3 Antropogenni zdroje arsenu

Nejvyznamnéj§im antropogennim zdrojem As je tézba a zpracovani nerostnych surovin.
Vstup As do zivotniho prostiedi mize také spojen s aktivitami v: zemédé€lstvi arsen je slozkou
nékterych herbicidt (napfiklad MSMA-methylarsonat sodny, DSMA-methylarsonat disodny,
dimethylarsinova kyselina); ve formé H3AsO, se vyuziva pro vysousSeni bavinikovych luskl
a konzervaci dieva; roxarsonem se predchazi nakaze kokcididozou u hospodaiskych zvitat.
Dalsim zdrojem arsenu je jeho prumyslové vyuziti. Oxid arsenity se pouziva k odbarvovani
lahvového skla, nckteré slouCeniny arsenu se vyuzivaji pfi vyrobé organickych barviv.
Elementarni arsen byva piidavan do slitin s olovem a v mensi mife do slitin s médi (Cotton a
Wilkinson, 1988; Oremland a Stolz, 2003; Pertold, 1998).

I kdyz zvySené koncentrace arsenu v pudé¢ mohou byt disledkem antropogenni ¢innosti,

Vv celosveétovém meéfitku je kontaminace zvodni a pud zplsobena ptevazné ptirodnimi zdroji.

2.3 Arsen ve vodé
2.3.1 Vyskyt As ve vodach

Obsah As v pfirodnich vodach je velmi variabilni veli¢inou, coz je ddno zejména silnou
zavislosti na interakci vody s horninovym materidlem. Nejniz§i koncentrace byvaji
v Cerstvych vodach. Ve vodnich tocich jsou nejbézné€jsi hodnoty 0,1-0,8 pg/L, koncentrace
v§ak muze dosahnout az 2 mg/L ((Smedley a Kinniburgh, 2002). Jezerni voda je ve vétSiné
pfipadl arsenem stejné chuda jako voda z fek, obecné nepiesahuje hodnoty 1 pg/L. Obsah As
motskych vod se pohybuje kolem hodnoty 1,5 pg/L (Smedley a Kinniburgh, 2002). Cerstvé
vody jsou nachylné na zmény fyzikalnich podminek a aktivitu mikroorganismill, na coz

reaguji sezOnnimi variacemi v obsahu As ptipadné stratifikaci vody.

V podzemnich vodéach byvaji koncentrace obvykle vyssi, nez ve vod¢ povrchové, ve vétSing
oblasti vSak neptesahuji hodnotu 10 pug/L. Mnozstvi arsenu udavané pro podzemni vody byva
v rozsahu od 0,5 do 5000 pug/L (Smedley a Kinniburgh, 2002); extrémni hodnoty se vyskytuji

jak v oxida¢nim, tak v redukénim prostredi.

Podle Smedley a Kinniburgh (2002) jsou arsenem bohaté zejména rozsahlé zvodné typické
pro geologicky mladé sedimenty plochého reliéfu s klidnym vodnim rezimem (pomalym
tokem). Tyto oblasti jsou bud’ uzaviené plochy vyskytujici se v Semiaridnich a aridnich

oblastech, nebo zvodné aluvii charakteristické redukénim prostiedim.



Dalsim charakteristickym prostfedim S vysokymi koncentracemi As byvaji zvodné
Vv geotermalné aktivnich zonach ¢i mista, kde dochazi ¢i dochazelo k oxidaci sulfidickych
mineralt. Pravé do posledni kategorie spadaji kontaminované vody diilnich dél, kterd najdeme

po celém svété (Bednar a kol. 2005; Williams, 2001).

2.3.2 Formy arsenu ve vodé

Kvantitativné ve vodé pievazuje arsen vazany v anorganickych slou¢eninach, v mensi mite se
v§ak mohou vyskytovat i organoslouceniny. Ty jsou bud’ produktem metabolismu bakterii,
nebo pochazeji z antropogennich zdroji (Oremland, 2003). Arsen se ve vod¢ vyskytuje témet
vyhradné v oxidac¢nich stavech 3 a 5. Ty jsou zastoupeny slabymi kyselinami H3As** O3, resp.
HsAs* Oy, a jejich disociovanymi stavy (oxoanionty). Stabilita jednotlivych forem arsenu je

zavisla na fyzikalnich parametrech vody pH a Eh (Giles a kol., 2011).
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Obr. 1: Eh-pH diagram systému As-O-H , Obr. 2: Distribucni diagram Fe, As a S specii
Prevzato 7 Welham a kol.., 2000 V zavislosti na pH; Prevzato 7 Welham a kol., 2000

Nejstabilngjsi formy pro jednotlivé kombinace Eh-pH podminek se graficky zndzornuji
pomoci Eh-pH diagramd. Eh-pH diagramy pro tézké kovy byvaji konstruovany pro jednotlivé
systémy na zakladé rovnic rovnovahy pro celkové slozeni vody (Vink, 1996). Eh-pH diagram
pro nejjednodussi systém arsenu (As-O-H) je na Obr. 1. V nasledujicich odstavcich je

diskutovéan vyznam pH a Eh podminek pro stabilitu jednotlivych forem As v prostredi.



Vliv hodnot pH

Jak jiz bylo uvedeno, ve vodé se arsen vyskytuje ve form¢ kyselin HzAsO3 a H3AsO,4. Tyto
kyseliny pfi urcité hodnoté pH disociuji a tvofi oxyanionty. Tato pfechodnd hodnota pH, pii
které je pomér disociované a nedisociované¢ formy kyseliny 1:1, se nazyva disociacni
konstanta (pKa). Disociace obou kyselin je uvedena v nasledujicich rovnicich (podle Lizama
a kol., 2011):

Disociace H3AsOg:

H3AsO; 2> H' + H,AsO, pKa=2,2 rovn. 1
H,AsO, > H* +HAsO,* pKa=7,08 rovn. 2
HAsO,” > H* +AsO* pKa=115 rovn. 3

Disociace H3AsOs:

HzAsO; 2 H ™ + H,AsO;  pKa=9,22 rovn.
H,AsO;s > H* + HAsOs> pKa=12,3 rovn.

o1~

Mimo tyto hodnoty pievlada v systému vzdy jeden disociaéni stupen pro kazdou z kyselin.
Pro jednotlivé disocia¢ni stavy tedy muzeme ur€it interval hodnot pH, ve kterém jsou
nejstabilnéjsi formou. V tomto rozmezi pH podminek za piedpokladu termodynamické
rovnovahy dana forma nad dal$imi disocia¢nimi stavy kyseliny prevlada, viz Obr. 2.

Na zakladé uvedenych hodnot pKa mizeme odvodit, ze za béznych pH hodnot oxické vody
(tj. do pH 8) je pritomen pétimocny As v disociovaném stavu. To je poznatek dilezity pro
aplikaci dekontamina¢nich metod, které pro G¢innost vyzaduji disociovanou formu arsenu.

Této problematice se nadale vénuje kapitola 3.1.

Vliv hodnot Eh

Vliv Eh je z diagramu systému As-O-H ziejmy. Trojmocny arsen je stabilni za redukénich
(anaerobnich) podminek, pétimocny arsen za podminek oxidaénich, tj. za piistupu vzduchu
(O'Day, 2006). Prevazujici formou As v povrchovych vodach a zemnich rostlinach je
arseni¢ny iont, ackoli 1 v oxickych prostfedich pid se miize v malé mife vyskytovat arzen
trojmocny. Citlivost obou redoxnich forem AS na zmény redoxniho potencidlu je tieba

zduraznit, nebot” arsen odliSuje od ostatnich tézkych (polo)kovi a prvki vyskytujicich se ve



vodé jako oxyanionty® (napt. Cr, U, Se) a pieduréuje ho ke zvysené mobilité za pH podminek
typickych pro reduk¢ni prosttedi podzemnich vod (6,5-8,5). Oba anionty se pii zméné Eh
podminek prostfedi ochotn¢ transformuji na stabilnéj$i formy, tudiz se vétSinou nachézeji
spole¢né. Smedley a Kinniburgh (2002) uvadéji, ze podle propocti termodynamické
rovnovahy by pétimocny arsen mél svoji koncentraci prevySovat As(IIl) ve vSech typech
ptirodnich vod s vyjimkou silné¢ redukéniho prostfedi (naptiklad podzemni vody kde dochazi

k redukci siranu), kde pievlada jeho trojmocna specie.

vvvvvv

dal$i majoritni prvky geochemického systému. V zdvislosti na chemismu lokality je vhodné

uzit diagram systému As-O-H-S, As-O-H-S-Fe, As-O-H-S-Fe-Mn atd.

2.3.3 Distribuce arsenu ve vodé

Pti distribuci As v zivotnim prostiedi hraji hlavni roli nasledujici faktory: zdroj kontaminace

As, mobilita a mira transportu.

Zdroj arsenu se lisi nejenom plvodem (pfirozeny/antropogenni), ale i svym rozsahem.
Obecné lze fici, Ze pfirozené zdroje arsenu, napi. sedimentarni panve a geotermalné aktivni
zOny, byvaji rozlehlejsi (Smedley a Konniburgh, 2002). Naproti tomu kontaminace zptisobena
dilni ¢innosti byva spise bodového ¢i lokalniho charakteru (Bowell a Craw,v tisku; Cornell a
Schwertmann, 1996).

S charakterem zdroje kontaminace uzce souvisi zptsob, jakym se kontaminant do vodného
prostiedi uvolni. Pro uvedeny ptiklad sedimentdrni panve bude piiznacna desorpce As
z oxidd, ¢i jejich rozpousténi vlivem mikrobialni redukce (Oremland, 2003). Z rudnich zén se

arsen uvolnuje hlavné oxidaci sulfida (Jennings, 2008, Williams, 2001).

Poslednim faktorem je transport. Ten je zavisly jak na hydrogeologickych podminkach, tak na
mineralogicko-geochemickém charakteru okolniho prostiedi, které muze byt pfi¢innou
opétovného navazani As do sekundarné vznikajicich minerdlti inkorporaci do struktury

(Drahota a Filippi, 2009) ¢i vazbou na povrchy adsorpci (Lin a Puls, 2000).

! Vétsina toxickych kovii (Pb, Cu, Ni, Cd, Co, Zn,...) se ve vod& vyskytuji jako kationty, které maji s rostoucim
pH prostiedi tendenci pfechazet do pevné faze, coz limituje jejich obsah ve vod¢. Naproti tomu prvky vstupujici
do oxyaniontl se vyskytuji i za vy$siho pH v roztoku, jsou tedy v téchto podminkach ¢asto hlavnimi stopovymi
kontaminanty vody (Smedley a Kinniburgh, 2002)



2.3.4 Arsen v kyselych dilnich vodach

Arsen se v dilnich vodach vyskytuje v dusledku uvolfiovani z mineralizované zény loziska
nebo z dilniho odpadu. Jak jiz bylo uvedeno, As je asociovan S vyskytem Au a jinych kovi,
nebot’ je spojuje jejich geneze (Bernard a Pouba, 1986, Holub a kol., 1982) Naptiklad vyskyt
arsenu souvisejici s rudami zlata se vysvétluje podobnou rozpustnosti arsenu a zlata
v hydrotermalnich fluidech. Vlivem velké afinity k sife se arsen vaze hlavn¢ do arsenopyritu
a pyritu. Jejich zvétravani na lozisku ¢i v dulnich odpadech muze vést ke vzniku kyselych
dulnich vod, které jsou pak casto charakteristické zvySenymi koncentracemi arsenu
(Williams, 2001). To je typické napt. pro dilni vody sulfidickych rud Au, Co-Au, Pb-Zn

a vzacnéji uranovych rud.

Kyseleé dilni vody

Kysele dilni vody jsou €astym privodnim jevem téZebni ¢innosti a jejich pozlstatkl. I kdyz
nebyvaji charakteristické pro jediny typ lozisek (nejcastéji jsou to vSak loziska kovi,
napf. Au, Pb-Zn, Sn ¢i uhli s vysokym obsahem sulfidd), jejich spolecnym znakem je nizké
pH a vysoky obsah Zeleza, hliniku, manganu a tézkych kovu (Johnson, 2005). Hodnoty pH
dilnich vod byva nejcastéji vrozsahu 1 az 4, nékteré lokality vSak vykazuji i pH
V negativnich hodnotach (nejniz§i pH dosahuje hodnoty -3,6 a bylo naméfeno V Iron
Mountains, Kalifornie (Nordstrom a kol., 2000). Vody byvaji charakteristicky zabarveny
oranzovou az zlutooranzovou barvou naznacujici vysoky obsah zeleza. Kromé rozpusténych
kovti byva pro AMD ptiznaény vysoky obsah arsenu uvolnéného ze zvétralych sulfidi. Obsah
As byva znaény, nejvyssi hodnoty koncentrace byvaji uvadény pro Richmond Mine Vv Iron
Mountains, Kalifornie - 340 mg/L podle (Nordstrom a kol.,2000). Nov¢ byla nejvyssi
koncentrace rozpu$téného arsenu v AMD zaznamenana v dole Svornost vrudnim reviru

Jachymov. Koncentrace As zde dosahuji 136 g/L (Majzlan a kol., 2014).
Podle (Akcil a Koldas, 2006; Williams, 2001) a k faktoram kli¢ovym pro vznik AMD patii:

e pH

e teplota

e obsah kysliku rozpusténé ve vodeé (v piipad€ saturace nizsi nez 100% také obsah
kysliku v plynné fazi)

e mira saturace vodou

e koncentrace Zelezitych ionti

velikost povrchu sulfidi kovii vystavenych zvétravani



e mnozstvi energie potiebné k iniciaci vzniku kyseliny

e aktivita bakterii

e Vpiipad¢ loZisek obklopenych bazickymi horninami (karbonaty, aluminosilikaty,
hydratované oxidy) mira jejich rozpusténi a nasledny neutraliza¢ni G¢inek na vznik

AMD

Zvétravani pyritu a vznik sekunddrnich oxidu Zeleza

Mechanismem vzniku kyselych dalnich vod je =zvétravani pyritu, piipadné dalSich
sulfidickych mineralti s obsahem Fe, napi. pyrhotinu a markazitu. K oxidaci, tedy zvétravani,
dochazi vyhradné¢ vpfipadé, kdy je pyrit vystaveny vodnému  prostiedi
a vzdusnému kysliku, ktery do reakce vystupuje jako oxida¢ni ¢inidlo. Proces oxidace pyritu
je pfirozenym procesem geochemického cyklu Fe, v oblastech zasazenych tézbou vSak
obvykle dochazi ke zvétravani v mnohem vétsi mife, protoZze je podminkam piiznivym reakci
exponovana vétsi plocha horninového materialu obnazena béhem tézby. Tento material navic
obsahuje vys$si obsah sulfidicky minerald, nez je Vv kontinentdlni kife bézné. Lze tedy
konstatovat, ze vznik AMD je funkci plochy povrchu materialu vystaveného zvétravani, jeho
mineralogického slozeni (resp. obecné geologickych podminek) a hydrologickych podminek

(Akcil a Koldas, 2006; Jennings a kol.;, Johnson, 2005; Williams, 2001).

Naésledujici idealizované rovnice popisuji vznik AMD vlivem zvétravani pyritu.

2FeS; + 70, + 2H,0 > 2Fe”" + 4S50, % + 4H* (rovn. 6)
Fe?* + 1/40, + 4H" > 4Fe** + 1/2H,0 (rovn. 7)
FeS, + 14Fe® + 8H,0 >15Fe* + 250, % + 16H" (rovn. 8)
Fe** + 3H,0 > Fe(OH); + 3H" (rovn. 9)

Ke zvétravani pyritu dochazi ve vlhkém ¢i vodném prostiedi za pifitomnosti oxidacniho
¢inidla, které v prvni reakci zastupuje vzdusny kyslik ¢i kyslik rozpustény ve vodé. Produkty
reakce se nadale vyskytuji ve vod¢ v iontové formé a Zeleznaty kation ochotné vstupuje do
redoxni reakce, kde se jako akceptor elektronu opét uplatni ve vodé rozpustény kyslik
(rovnice 7). Tato reakce v abiotickych podminkach probiha pomalu, za ptitomnosti nékterych
acidofilnich bakterii, naptiklad Acidithiobacillus ferrooxidans ¢i Thiobacillus ferrooxidans
byva vsak zna¢né urychlena (Akcil a Koldas, 2006; Jennings a kol., 2008). Vznikly zelezity

kation mize vstupovat do dvou reakci: bud’ pusobi jako oxidaéni ¢inidlo pfi rozpousténi



pyritu (rovn. 9) nebo se hydrolytickou reakci srazi do zlutooranzové pevné faze oxyhydroxidu

Fe, ktera se Casto vyskytuje v koloidnich ¢asticich.
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Obr. 3: Schéma vzniku oxyhydroxidit a oxidii Zeleza, podle Cornell and Schwertmann, 1996

Produktem hydrolyzy muze byt cela fada oxidl, hydroxida a hydroxosirani zeleza (naptiklad

goethit, lepidokrokit, akaganeit ¢i hematit, viz Tab. 2) nebo jejich smési. Zptusob vzniku
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téchto fazi zeleza je naznacen na Obr. 3. Kinetika srazeni oxidl zeleza se pohybuje fadove
v minutich az rocich, je vSak zavisla na fyzikalnich podminkach prosttedi (Cornell a

Schwertmann, 1996).

Tab. 2: Oxidy a oxyhydroxidy Zeleza, podle Cornell a Schwertmann, 1996

oxyhydroxidy Fe oxidy Fe
nazev Vzorec nazev vzorec
goethit a-FeOOH hematit a-Fe,03
lepidokrokit y-FeOOH magnetit Fe304
akaganeit B-FeOOH maghemit | y-Fe,03
schwertmannit | FegOg(OH)s(SO4)xH,0 wiistit FeO
feroxyhyt 6’-FeOOH
ferrinydrit FesHOgx4H,0

3 Metody odstranovani arsenu z vody

Metod pro odstraniovani arsenu z vody byla vyvinuta celd fada. Podle principu je lze rozd¢lit
do deviti skupin: oxida¢né-redukcéni procesy, precipitace (srazeni) a koprecipitace, filtrace,
adsorpce, elektrolyza a cementace, iontova vyména, membranova separace a biologické
procesy; posledni skupinu tvoii ostatni dekontaminacni postupy, nezaraditelné dle principu do

piedchozich kategorii.

3.1 Oxidace

V kyselé¢ dulni vodé je As velmi casto pfitomen Voxidaénim stavu +3. V¢EtSina
dekontamina¢nich metod je vS§ak mnohem G¢inné&jsi pii odstranovani pétimocného arsenu. To
je dano odlisnym chovanim As(V) a As(lll) za stejnych hodnot pH. Trojmocny As se za
béznych hodnot pH vyskytuje jako nenabita elektroneutralni specie H3AsOs. Zaporné nabité
oxyanionty As(lll) prevazuji ve vodach shodnotou pH vyssi nez 9 (H,AsOg3), resp 11
(HAsO5?) a 13,5 (AsO3Y). Narozdil od As(l11) se oxyanionty As(V), tj. H,AsO4” ¢i HAsO,Z,
vyskytuji v Sir§im intervalu hodnot pH, ¢ehoz lze vzhledem k naboji vyuzit pro iontovou
vymeénu, srazeni ¢i sorpcei (Lizama, 2011). To je divod pro¢ samotnému odstranéni As z vody

predchazi obvykle proces oxidace As(l11) na As(V).
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K tomu to uc€elu se pouZzivaji riiznad oxidacni ¢inidla, z nichZ k nejbéznéjsim patii kyslik, ozon,
chlor, kyselina manganista a jeji derivaty, peroxid vodiku nebo chlornany (Ahmed, 2001).
Vyuzit lze také Fentovo &inidlo (H,O./Fe?"). V nasledujicich odstaveich jsou diskutovany

vyhody a nevyhody pouziti jednotlivych oxida¢nich ¢inidel.

3.1.1 Oxidace pomoci kysliku

Oxidace As(l1l) pomoci O je pomalym procesem. Literatura udava dobu oxidace vzdusnym
kyslikem fadové ve dnech az tydnech (Ahmed, 2001). V ptipadé dilnich vod je dilezité
zdiraznit, ze oxidaci mohou zaroven masivné podstupovat dal$i prvky. Naptiklad Zelezo
podléha oxidaci kyslikem mnohem snaze a rychleji nez arsen coz vyplyva z hodnot
standardniho oxida¢niho potencialu obou prvki. Proto lze predpokladat, ze pii oxidaci dalni
vody dojde nejprve k oxidaci Fe(ll), jejichz obsah obvykle nékolikanasobné pievySuje
koncentraci As, a teprve potom se bude oxidovat arsen. Tuto skute¢nost je tfeba brat v uvahu
pfi ur¢ovani mnozstvi oxidac¢niho ¢inidla. Z praktického hlediska je navic vhodné pouZit
oxidacni Cinidla, ktera zvys$i kinetickou rychlost reakce. Napiiklad oxidace ozonem je
mnohem rychlej$i a probihd fadové v desitkaich minut. Z divodu energetické naro¢nosti
a tedy 1 vysS$i ceny je vSak tato metoda v mnoha provozech nevhodna. Pomémé dobrym
oxida¢nim c¢inidlem je H,0,. Podle Dong a kol.(2011) dojde k oxidaci 50 % z ptivodniho
obsahu 40 mg/L AsIII béhem 10 minut, pokud je pomér As k ¢inidlu 1:1. S nadbytkem ¢inidla
roste efektivita reakce, pfi poméru trojmocného As vuci peroxidu 1:4 je do 10 minut
oxidovany vSechen arsen. Nevyhodou pouziti peroxidu vodiku je ti¢innost pouze za vysokych

pH hodnot, nebot” oxidace probiha jen u disociovanych forem As(I11).

3.1.2 Oxidace pomoci zeleza

Casto se vyuziva oxidace arsenu v ptitomnosti Fe(ll). Zelezo v tomto ptipadé viak nevstupuje
do reakce jako oxidac¢ni Cinidlo, nybrz katalyzuje oxidaci pomoci peroxidu vodiku ¢i kysliku.
Zelezo samo je béhem reakce oxidovano, (rovn. 10) a vznikly radikél katalyzuje dalsi oxidaci
As nebo Fe (rovn.11). Se spotiebovavanim vychozich latek vznikaji hydroxidy Felll, které
posléze slouzi jako sorbent pro navazani arsenu (Giles a kol., 2001). V ptipadé¢ pouziti
Fentonova &inidla dosahuje €inidlo nejvyssi efektivity pfi poméru H,0o/Fe** v intervalu 2 az
3. Moznou modifikaci reakce je pouziti elektroneutralniho Fe, které se nejprve oxiduje na

Fe(I) a nasledné katalyzuje oxidaci arsenu.

Fe?* + H,0, +H' — Fe* + HO- + H,0 (rov. 10)
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Fe** + H,0, — Fe?* + HOO+ + H* (rovn. 11)

Sestimocné Zelezo je slibnym ¢inidlem pro oxidaci arsenu hlavné z hlediska rychlosti reakce.
Podle Sharma a kol. (2007) je v porovnani s dal$imi ¢inidly uzivanymi pro oxidaci As(Il1)-
ozonem, chloraminem, peroxidem vodiku a chlornany- nejrychlejsim oxida¢nim c¢inidlem

Vv kyselém prostiedi.

V piipad¢ oxidace in situ je oxidacni Cinidlo vhanéno pfimo do horninového prostiedi. ze

kterého se voda nasledné Cerpa. Arsen se nasledné srazi ve formé As(V).

Dalsi techniky oxidace, jako napftiklad pasivni sedimentace ¢i solarni oxidace jsou vhodné
spiSe pro pouziti v mnohem mensim rozsahu, nez pii dekontaminaci AMD. Tyto finan¢né
nenaro¢né metody jsou doporu¢ovany zejména pro dekontaminaci vody uzivané pro osobni
ucely v rozvojovych zemich. Podle Ahmeda (2001) navic nejde o pfili§ efektivni metody: Pro
pasivni sedimentaci vétSina studii ukdzala sniZeni obsahu As ve vodé maximalné o 25%;
solarni oxidaci bylo vétSinou docileno snizeni as o 1/3 (Ahmed, 2001). Oblibenou metodou
hojné€ uzivanou v rozvojovych zemich pro odstranovani As z vody, uzivanou hlavné ve
venkovskych sidlech, je pasivni sedimentace. Pasivni sedimentace je zaloZena na oxidaci
arsenu béhem uskladiovani vody. Metoda je zavisla na celkovém chemismu vody, respektive

na srazeni zeleza ve vodé (Ahmed, 2001).

3.2 Srazeci metody

Srazeci metody prevadi rozpustény kontaminant do pevné faze. Uinnost odstrafiovani arsenu
pomoci srazecich metod zvody zavisli na nékolika faktorech. Kromé typu a mmnoZzstvi
ptidavaného koagulantu, zavisi také na rychlosti jeho miseni s kontaminovanou vodou a na
kvalit¢ vody. Rozhodujici je pH vody, koncentrace arsenu a jeho mocenstvi a koncentraci
dalsich rozpusténych slozek. Produkt sraZzeni mize byt v nasledujicich krocich oddélen od

roztoku sedimentaci a/nebo filtra¢nimi metodami (Lizama, 2011).

Podle piivodni formy rozpusténého kontaminantu a zpiisobu vzniku pevné faze lze rozlisit

n¢kolik druhti srazecich reakci. Jsou to precipitace, koprecipitace, koagulace, flokulace.

Jako precipitace Ci srazeni byva oznacovan chemicky d¢j, béhem né¢hoz ionty rozpusténé
VvV roztoku vytvofi pevnou nerozpustnou latku. Koagulace je proces, béhem n¢hoz se jiz
srazeny kontaminant shlukuje do vétSich ¢astic. Charakteristickym je pro ni postupny rist

,vloc¢ek® pevné faze. Pod termin koagulace byva Casto zahrnovana i flokulace, ktera vsak
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vyjadiuje spojovani vloCek kontaminantlii do vétSich agregath, které posléze snadné&ji
sedimentuji. Termin koprecipitace oznaCuje srazeci reakci, béhem které kontaminant vytvoii
nerozpustnou latku (komplex) s ptidanou chemikalii- koagulantem (Clifford, 2014; Murcott a
Adams, 2014).

Pro odstraiiovani arsenu z vody se nejcastéji vyuziva sraZeni za ptitomnosti hliniku ¢i Zeleza.

Vysledkem téchto reakci byvaji relativné nerozpustné arseni¢nany Al(AsO,) ¢i Fe(AsOy).

3.3 Adsorpce

Adsorpce je jednim 2z nejpouzivangjSich mechanismi pro odstrafiovani arsenu z vody.
Podstatou technologii vyuzivajicich adsorpci je vazani kontaminantu na povrch porézniho
materialu. To miize byt zprosttedkovano bud’ pisobenim fyzikalnich, nebo chemickych sil.
Hlavnim rozdilem mezi adsorpci zplisobenou fyzikalnimi silami a chemickou vazbou je
potieba dodani rozdilného mnoZstvi energie pro interakci kontaminantu a adsorbentu a tedy
i rozdilna sila vysledné ,,vazby“ (Clifford, 2014). Pti fyzikalni adsorpci je latka vazana
k povrchu faze van der Waalsovymi silami. Oproti chemické vazbé jsou to slabsi interakce,
které vSak nejsou specifické a na sorbent miize byt navazana vice nez jedna vrstva adsorbatu.
Chemické adsorpce, nebo-li chemisorpce, je zprosttedkovana elektronovymi vazbami. Ty
jsou specifické a pomérné silné. Adsorp¢ni kapacita chemisorpce je vS§ak mensi nez v ptipadé
fyzikalni adsorpce, nebot’ se pomoci ni mize navazat pouze jedna vrstva adsorbatu (Pitter,
2009). Tieti moznou interakci, ktera zpusobi pfilnuti adsorbatu na pevnou fazi, je
elektrostaticka adsorpce, pti které se uplatiuji coulombovské sily (Pitter, 2009). Pod metodu

adsorpce byva nékdy ¢lenéna i metoda iontové vymeény.

Vlastnostmi dobrého sorbentu arsenu je vysokd adsorpéni kapacita a nizkd mira zpétné
desorpce pii dalsim styku s vodou (Mohapatra a kol., 2007). Na efektivitu adsorpce arsenu na
sorbent muze mit vliv tada faktori. Kromé typu interakce, kterou je adsorpce
zprostiedkovana, je dalSim rozhodujicim faktorem velikost povrchu adsorbantu. Tomu je
pfimo umérna kapacita vazebnych mist a tedy 1 potencidlné mnoZstvi navazaného
kontaminantu (Cornell a Schwertmann, 1996). Této tradi¢né pfijimané tezi v§ak neodpovidaji
vysledky laboratornich méteni adsorpce arsenu na oxyhydroxidy Fe a funkcionalizované jily.
V téchto piipadech nebylo mnozZstvi odstranéného arsenu pifimo umérné plose sorbentu
(Lenoble a kol., 2002), a tudiz velikost aktivni plochy sorbentu nebyla hlavnim faktorem
kontrolujici sorpci. Velky vliv na ucinnost adsorpce ma také samotny sorbat, resp. speciace

a koncentrace arsenu Vv roztoku, ze kterého ptrechazi arsen na pevnou fazi a pH a teplota
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prostfedi. Poslednim faktorem, ktery ovliviiuje i¢innost adsorpce As, mtze byt kompetitivni
adsorpce. O obsazeni vazebnych mist vétSinou usiluje vice nez jeden druh iontu, ¢imz dochazi

ke kompetici.

Pro odstranovani arsenu zvody byla vyvinuta cela fada syntetickych sorbentd, vétSinou
vychazejici z chitosanu (Wei a kol., 2011); vyuzivany byvaji vSak i materialy ptirozené se
vyskytujici v Zivotnim prostfedi. Celd fada studii se zabyva naptiklad sorpci na jilové

mineraly, hydroxidy Zeleza ¢i zeolity (Murcott a Adams, 2014).
Adsorp¢éni materialy nejéastéji zminované v souvislosti s odstrafiovani As jsou:

(@  jilové mineraly (kaolinit, montmorillonit, illit, bentonit)

(b)  oxidy, hydroxidy a oxyhydroxidy Zeleza a hliniku

(c) aktivovany uhlik (GAC), ZVI, zirkonium, aktivovany hlinik (AA)
(d) MnO,, TiO,, SiO;

(e) bauxit, zivec, zeolity

() celuldza

(9) syntetické adsorpcni latky- polymerové adsorbanty atd.

3.3.1 Adsorpce arsenu na oxyhydroxidy zeleza

Adsorpce arsenu na ferrihydrit

Ferihydrit je podle (Giles a kol.,, 2011) jednim =z nejstudovanéjSich adsorbenti pro
odstranovani arsenu. Cornell a Schwertmann (1996) udavaji povrch ferihydritu v rozmezi 100
az 700 m*-g™ V literatufe miZeme najit rozdilné vzorce mineralu, napiiklad (Fe**O5-0.5(H,0)
dle Raven a kol. (2005) ¢i FesHOg:4H,O (Cornell a Schwertmann, 1996). V nasledujicich
odstavcich je diskutovana efektivita adsorpce As v zavislosti na ptvodu ferrihydritu, pH

prostiedi a rozdily v adsorpci As(V) a As(I11).

Pro adsorpci arsenu se ferrihydrit vyuzivd bud’ jako pfedem syntetizovany sorbent, nebo
vznika pfimo v systému, ze kterého odstranuje arsen (viz kapitola 5). Jia a Demopoulos (2005)
zkoumali G¢innost odstraniovani arsenu adsorpci na ferrihydrit vznikly obéma zptisoby. Uvadi,
ze za vSech hodnot pH a pomért Fe/As dosahuje vyssi efektivity pouziti in situ vznikajiciho

ferrihydrit. Nejveétsi rozdil v efektivité se podle né) projevuje pii pouziti nizkého poméru
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Fe/As. Uplného odstranéni arsenu je bez ohledu na ptivod ferrihydritu dosazeno az pti poméru

Fe/As=8.

Vlivem koncentrace arsenu a hodnot pH na adsorpci As(lll) a As(V) se zabyvali Jain a
kol.,(1999) a Raven a kol., (1998). Pii nizkém pH ¢i nizké koncentraci As se sorboval rychleji
As(V), naopak pii vy$sim pH doslo krychlé sorpci As(lll). Ob¢ formy arsenu maji
k ferrihydritu silou afinitu, za vysokych hodnot pH ¢i vysoké koncentrace As je vSak As(l1)
vazan mnohem pevnéji nez As(V) a dochazi u n¢j tedy k mnohem mensi desorpci. Podle Jain

a kol. (1999) dochézi v zavislosti na pH prostfedi a koncentraci arsenu k rozdilné adsorpci
As(I11) a As(V).

Adsorpce arsenu na fougerit, goethit a lepidokrokit

Jako fougerit (GR) se oznacuji hydroxidy zeleza obecné vyjadiené vzorcem
X-1,2

[Fell,_, Fell'(OH),|*" - [((g) An‘)-mHzO] . (kde x =

FeI[I

Fecelk

, A" jsou mezivrstevné

anionty o naboji n, a m zna¢i mnozstvi vazané vody v molech, studované faze mivaji pomér
Fe(Il)/Fe(IIT) mezi 1 az 3), které se formuji do vrstevnaté struktury. Ta ma vlivem iontl Fe?*
a Fe* kationtovy charakter, ktery ma tendenci vyrovnavat vclefiovanim aniontl, jak

anorganického (SO4 %, CO3 2, CI” a dalsi), tak organického pavodu.

Nejvice prozkoumanou skupinou GR je forma obsahujici v€lenéné anionty SO4 % obvykle
oznacovand jako GR-SO,. Ta je soucasti n¢kterych geoenvironmentalnich systému- napiiklad
vznikd jako soucast koroze oceli vystavené pusobeni moiské vody bohaté sulfaty. Dalsim
typickym prostiedim, kde GR-SO4 vznikd, je rozhrani oxického a anoxického prostiedi
vV hydromorfnich zeminach (Ahmed a kol., 2010; Bednaf a kol., 2005; Dousova a Kolousek,
2005; Randall a kol., 2000; Smedley & Kinniburgh, 2002).

Fougerity jsou nestabilni faze vznikajici jako meziprodukt pii tvorbé stabilnéjSich
oxyhydroxidi Zeleza. Témi jsou napiiklad lepidokrokit a goethit, které pifi odliSnych

podminkach prostedi vznikaji z fougeritti oxidaci (viz kapitola 2.4.3).

Fougerity disponuji velkym povrchem, na ktery mizou adsorbovat nejrtiznéjsi kontaminanty,
napiiklad Cr, Se ¢i As. Podle Randall a kol. (2001) se oxyanionty arsenu vazou na Castice
GR-SO, jako povrchové komplexy (Obr. 4) misto vymény za sulfatové skupiny. Zaroven
uvadi, ze na rozdil od jinych kontaminantd, jako je naptiklad Se(VI), nedochazi u navazanych

arseni¢nych aniontd k redukci na anionty arsenité. Tomu odpovida i studie autorti Lin a Puls
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(2003), podle nichz u castic arsenu adsorbovanych na hydroxidy zeleza dochazi prevazné
k oxidaci (65-80% As(III) bylo oxidovano na As(V)) nez k redukci (méné€ nez 5% As(III)
bylo redukovano na As(V)). Navzdory tomu ze maji oxyanionty As(V) vétsi afinitu
k fougeritu nez oxyanionty As(IIl), zdstava arsen i po oxidaci na lepidokrokit soucasti

povrchovych komplex.

Lin a Puls (2003) porovnavali schopnost fougeritu, goethitu a lepidokrokitu adsorbovat
arseni¢né a arsenité anionty a miru jejich nasledné desorpce. VSechny tfi zkoumané hydroxidy
zeleza sorbuji As(V) az do jejich vyCerpani z roztoku (resp. v mnozstvi 99% pro GR a goethit
a 97% pro lepidokrokit). Pii zpétné desorpci dochazi k uvoliiovani navdzanych aniontd As(V)
VvV mnozstvi 6,7%, 7% a 15,3% pro GR, goethit a lepidokrokit. Pti adsorpci arsenitého aniontu
navazou struktury GR, goethitu a lepidokrokitu 15,8%, 21,5% a 30,9% As(IIl) pfitomného
V inicidlnim roztoku a pfi zpétné desorpci uvoliuji As(III) v mnozstvi 7,3%, 5,7% a 5,6%.
Z uvedeného vyplyva, ze vSechny tii mineraly jsou dobrymi sorbenty arsenu, a to predevsim
V jeho pétimocné formé. Podle zavéra (Lin a Puls (2000 a 2003) jsou hydroxidy zeleza
mnohem lepsi sorbenty arsenu, neZz jilové mineraly, nebot’ adsorbuji arsen v mnozstvi o 2 az 3
rady vétsim, nez je tomu u jilti. Lin a Puls (2003) ve své praci uvadi, ze bézna adsorpce arsenu
na hydroxidy Zeleza dosahuje obvykle 75 mg/g pro adsorpci As(V) a 10-20 mg/g pro adsorpci
As(111).

Fougerit dlouhodob¢ vystaveny za anoxickych podminek vysoké koncentraci arsenu prechazi
v parasymplesit. Podle Lin a Puls (2003) navaze fougerit pii pfeméné na parasymplesit 95%

arsenu z vody.

a) b)

Obr. 4: Komplexy oxyaniontii adsorbovanych na fougerit (a) a lepidokrokit (b), pievzato 7 Randal a kol., 2000
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3.3.2 Adsorpce arsenu na jilové mineraly

Jily jsou hojné uzivanym sorp¢nim materidlem pro odstranovani bakterii, organickych
polutantti a tézkych kovi z vody (Lenoble a kol., 2002). Z ¢asti je to dano tim, ze jsou lehce
dostupnym materidlem (hojné¢ se vyskytuji jak ve vodném tak v suchozemském prostredi)
a z ¢asti tim, Ze poskytuji velkou plochu povrchu vhodného k navdzani arsenu a ochotné

vazou jak ionty, tak nenabité ¢astice (Mohan a Pittman, 2007).

Vliv pH na adsorpci As je znam z celé fady praci. Mohan a Pittman (2007) uvadi, Ze
5 pro kaolinit, 6 pro montmorillonit a 6,5 pro illit Mohapatra a kol. (2007) dosahli nejvyssi
adsorpce arsenu na uvedené jilové mineraly pii pH 5. Lenoble a kol. (2002), kteti zkoumali
vliv pH na adsorpci As fukcionalizovanymi jily, dochazi v kyselém prostiedi pfi pH 3-5
k uplné adsorpci arsenu bez ohledu na speciaci. Pii adsorpci v prostiedi s pfiblizné neutralnim
pH (6-7) se sorbuje 1épe As(III). Lenoble a kol.,(2002) uvadégji, ze v zasaditém prostiedi
(pH>10) dochazi k destrukci funkcionalizovanych jild, s ¢imz je spojend 1 desorpce

navazaného arsenu.

Mohapatra a kol. (2007) zkoumali vliv teploty prostiedi na sorpci arseni¢nani jilovymi
minerdly (kaolinit, montmorilonit a illit). Méfeni adsorpce As(V) na vSech uvedenych
mineralech ukazalo, Ze s ristem teploty klesa mnozstvi navazaného As(V). Z tohoto diivodu
se domnivaji, ze adsorpce na jilové minerdly je exotermickou reakci. Maximdalni adsorpéni
kapacita je podle Langmuirovy rovnice 0,86 mg As(V)/g kaolinitu, 0,64 mg As(V)/g
montmorillonitu a 0,52 mg As(V)/g illitu. Doba potiebna pro dosaZeni navazani maximalniho
mnozstvi arsenu na jilové Castice byva fadové v hodindch. Lenoble a kol. (2002) uvadi

maximalni adsorpci po 4 hodinach, Mohapatra a kol. (2007) po 3 hodinach.

Nejucinngj$im jilovym sorbentem je kaolinit (Mohapatra a kol., 2007), ktery vSak kromé
nejlepsich adsorpEnich schopnosti také nejochotnéji uvoliiuje adsorbovany As(V) a to az do
mnozstvi 22,8% navazaného As(V). Oproti tomu desorpce As(V) z montmorillonitu
dosahovala maximalné¢ 15% adsorbovaného mnozstvi. To podle Mohapatra a kol. (2007)
znamena, ze arsen se na kaolinit sice vaze ve vétSim mnozstvi nez je tomu u montorillonitu,
sila vazeb je u n¢j vSak podstatné mensi.

Tato mira desorpce montmorillonitu je vSak pravdépodobné zavisla také na druhu

montmorillonitu. Montmorillonit funkcionalizovany hlinikem (TixHy-Montm) je Spatnym
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adsorpnim materidlem, protoze v experimentech navazal malo rozpuSténého arsenu;
vykazuje ale silnou reten¢ni kapacitu (Lenoble a kol., 2002 a 2007). Naopak montmorillonity
funkcionalizované zelezem (Fex(OH)y-Montm) ¢i titanem (TixHy-Montm) ochotné desorbuji
arsen. Desorpce navazaného arsenu byla pro Fe-montmorilonit 95% a pro Ti-montmorilonit
40%. Navic maji oba zkoumané montmorillonity mnohem silngjsi adsorpéni silu pro As(III)
nez As(V). Pomér navazaného arsenu v poméru As(I11):As(V) byl 13:4 pro Fe-montmorillonit

a 13:3 pro Ti-montmorillonit.

4 ODAS

Kysel¢ dalni vody maji znaény a dlouhotrvajici negativni vliv na prostiedi. Za
dekontamina¢ni metody vhodné pro Gpravu AMD povazujeme vSechny déje, béhem nichz
dojde ke snizeni obsahu Zeleza, arsenu a dalSich prvka pod pozadovany limit a zaroven ke

zvyseni pH na hodnoty blizké neutralnimu pH (Younger a kol., 2002).

Systém ODAS je nejpouzivanéjsi aktivni metodou pro ¢isténi kyselych dilnich vod. Metoda
je zaloZena na kombinaci nékolika po sobé jdoucich kroki upravy vodu: O = oxidace, DA =
neutralizace (,,dosing with alkalii*) a S = sedimentace. V zavislosti na charakteru dilni vody
mohou tyto kroky byt riizné sefazeny. Vysledna voda by méla mit ptiblizn€ neutralni pH, TSS
<50 mg/L a obsah Zeleza mensi nez 1 mg/L. Naptiklad velmi kyselé diilni vody byvaji ¢istény
v poradi kroktit DA-O-S, vysoky obsah karbonati vyzaduje preaeraci pro odstranéni CO, (0-
DA-0O-S) atd.

Vyznam jednotlivych krokt je nésledujici:

e pomoci oxidace se prevadi ionty rozpuSténé v v dilni vodé do jejich méné
rozpustnych forem (Fe?*> Fe**; Mn* > Mn*", As* > As™)

e pfidanim alkalii se dosahne zvySeni pH a zamezeni jeho klesani pfi tvorbé
hydroxidovych ¢astic

e sedimentaci dochéazi k usazeni suspendovanych slozek (hlavné hydroxidi kovil)

z vody

Oxidac¢ni krok miize byt realizovan pomoci riznych technologii, z nichZ nej€astéji se vyuziva
kaskadové a mechanické aerace. Méné Casto se uziva aerace chemickou a biologickou cestou

¢i aerace pomoci linioveé uspotfadanych difuzért.
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Nejcastéjsim systémem pro oxidaci vody je technologie kaskadova. Tradi¢né je to skupina 3-4
za sebou fazenych nadrzi zakoncenych vertikalni pfetokovou hranou. Pti pfepadu vody pies
hranu dochazi k turbulenci, ¢efeni vody a oxidaci vzduSnym kyslikem. Pomoci kaskaddové

aerace byva bézn¢ oxidovano piiblizné 50 mg/L Fe(ll).

Metoda mechanické aerace se vyskytuje v mnoha modifikacich, zédkladem je vSak mechanické
michani dalni vody v aera¢nim kontejneru. Ten mize byt osdzen provzduSiiovacimi elementy

¢i doplnény podtlakovy piivod dilni vody.

Pro oxidaci chemickou cestou se nejcastéji vyuziva 35% roztok peroxidu vodiku, ktery se
piidava do tekouci dtlni vody v poméru 0,35 mL roztoku na 1 gram rozpusténého Fe(ll). Pro
dodatec¢nou oxidaci zbytkového mnozstvi neoxidovaného manganu se zavadi druha oxidace
pomoci NaOCl o koncentraci 10 %. Jak jiz bylo zminéno v kapitole 3.1, jako oxida¢ni ¢inidlo

Ize pouzit také chlor ¢i ozon, z ekonomickych duvoda se vsak tyto latky pfili§ nevyuzivaji.

Dekontamina¢ni krok ,neutralizace” se pro kyselé dilni vody zavadi nejen z divodu
pozadavku ptiblizné neutralniho pH vycisténé vody, nybrz i proto, Ze vysoké pH omezuje
rozpustnost kationtd Zeleza a je ptiznivym faktorem pro flokulaci hydroxidl Zeleza. Podobny
efekt ma vyS$i pH 1 na hlinik, ktery je nerozpustny v pH rozmezi 3,5-8,5. ZvySenim pH se
tedy nejen vysrazi Castice zeleza, ale zamezi se i vyskytu hliniku ve vodé¢, ktery je

v disociované formé velmi toxicky (Younger a kol., 2002).

Pro zvySeni pH se pouZivaji vétSinou cinidla obsahujici véapnikovou ¢i sodikovou
komponentu. Vibec nejuzivanéjsi alkalii je Ca(OH),. Ten se pouziva bud’ ve formé
vapenného mléka, nebo se pfisypava jako prasek. Levngjsi alternativou je pouziti CaO, jehoz
nevyhoda spociva v potieb¢ hydratace pied pridanim do kontaminované vody. Vapenec neni
prilis vhodnym reagentem, nebot’ pro zvySeni pH vody vyzaduje kontakt s vodou po dobu
piiblizné 12ti hodin a neni pomoci né¢j mozné dosahnout vyssiho pH vody nez 7,5 (Younger a
kol., 2002).

Z ¢inidel obsahujicich Na se nejCastéji pouzivda NaOH. V porovnani s Ca(OH); je silnéjSim
hydroxidem, pii stejné navazce tedy jeho pouzitim docilime vétSiho zvySeni pH nez pfi
pouziti Ca(OH),. Dalsi jeho vyhodou je i snadn€j$i manipulace. Poslednim bézn¢ uzivanym

reagentem je Na,COs.
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Pro urceni spotieby neutraliza¢niho reagentu je tieba znat pH dulni vody a jeji chemické
slozeni (obzvlasté aciditu a obsah SO,% a HCO3). Pro jednotlivé reagenty Ize odvodit

jednoduché vzorce pro vypocet pottebného mnozstvi, naptiklad pro Ca(OH); plati:

Ca(OH)z [mg/L] = {(celkova acidita [meq/L] + ((1000 x10-PHt) - 0,001]%x37}/E ,
rov. 12

kde E je factor efektivity (hodnota v rozmezi 0,5-0,95); t je teplota ve °C

Sedimentace se pouziva pro odstranéni vysraZzenych ¢astic suspendovanych ve vodé. V
zavislosti na slozeni dilni vody a prostorovych moZznostech je mozné zvolit bud’ pasivni ¢i
aktivni sedimentaci v sedimenta¢nich nadrzich nebo sedimentaci podpofenou konickym
tvarem sedimenta¢ni nadrze (viz Obr. 5) ¢i dokonce piidanim flokulantu (Younger a Kol.,
2002).

Sedimentace v sedimenta¢nich nadrzich je vhodna pro dekontaminaci vod, které maji po
acraCnim kroku pH vé&étsi nez 6,5 a zaroven jsou zneCiStény pouze zelezem. Rychlost
sedimentace hydroxidl Zeleza byva velmi pomald, nebot’ velikost ¢astic byva vétsinou mensi
nez 2,5um. Ze Stokesova zakona vyplyva (rovn. 13), ze sedimentace novotvoienych castic

bude velmi pomalé:

2 Pp—
Ugeq = 5 "% rig rovn.13

Nvoda

kde useq je rychlost sedimentace; hustota p; dispergovanych ¢astic o poloméru rj a o je

viskozita prostiedi o hustoté po.

Koagulanty a flokulanty jsou latky, které podporuji vznik pevné faze =z roztoku.
Mechanismem uUc¢inku koagulantu je potlaceni odpuzujicich elektrostatickych sil mezi
casticemi. Tim dochazi k agregaci ¢astecek a jejich spojovani do drobnych, makroskopicky
viditelnych vlocek, které nasledné sedimentuji. Typicky koagulant obsahuje ve svém slozeni
siran hliniku, ktery po ptidani do diilni vody vytvaii Castice, na jejichz povrch se vazou kovy.
Flokulanty jsou latky, vétSinou polymerniho charakteru, které podporuji agregaci drobnych
vysrazenych vloc¢ek do vétSich castic s vyssi hustotou. Ta podporuje rychlejsi sedimentaci

(Younger a kol., 2002).
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Obr. 5: Schéma radidlni sedimentacni nadrie; pievzato z Younger a kol., 2002
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5 Arsen v dulnich vodach na Kanku

5.1 Kutnohorsky revir

Kutna Hora (KH) byla jednou z nejvyznamnéjsich oblasti dalni &innosti na uzemi Ceské
republiky. Prvni zminky o dobyvani nerostnych surovin pochazi jiz ze 13. stoleti. Kvtli
obrovskému mnozstvi stiibra vytézeného v Kutné Hofe v nasledujicich stoletich se KH stala
oporou ekonomiky ceského statu a vyslouzila si statut kralovského horniho mésta. Pres
nekolik prestdvek v t€zbé byla tézba polymetalickych rud ukoncena jiz ziejmé definitivné
vroce 1991. Vtéto dobé bylo v provozu jen lozisko Pb-Zn rud v Turkanském pasmu
vychodné od obce Kark (Ettler a kol., 2010).

Cely revir zaujima plochu o rozloze piiblizné 30 km? a prochézi jim cca 10-14 zilnych pasem
polymetalickych rud (viz Obr. 6), které se v minulosti délily podle rozdilného obsahu stiibra
na pasma ,kyzova“ a ,,stiibrna“. NejvyznamnéjSich 7 pasem mizeme rozlisit podle polohy
V reviru. ,,Stfibrna“ pasma probihajici ptimo méstem Kutna Hora nebo vyskytujici se v jeho
bezprostiednim okoli (tj. pAsmo Kuklické, Grejfské, Oselské a Roveniské) byla téZena jiz od
13. stoleti. Naproti tomu oblast severniho a jizniho svahu Kanku (pasmo Rejzské, Turkanskeé
a Staroceské) se stala pfedmétem zajmu o tézbu stiibra az na konci 15. stoleti, do té doby se
loziska vyuzivala jen za Gcelem t&zby pyritu a pyrhotinu vyuzivanych k taveni stfibronosnych
rud. Tato oblast s pasmy ,.kyzovymi“ je oproti centralni a jizni €asti reviru mineralogicky
mnohem pestiejsi (vyjimku v centralni ¢asti tvoti Zily v lomu Karlov a rudni haldy Stoly sv.
Antonina Padudnského), obsah sttibra v nich byl vSak znatelné¢ mensi (Bilek, 1968; Bernard a

Pouba, 1986).
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Obr. 6: Diilni dila kotnohorského rudniho reviru; pitevzato 7 Bartos, 2008

Zily jsou tvofeny hlavné nerudnimi slozkami, z nichZ ptevlada kiemen. K nému se piidava
kutnohorit, uhli¢itan charakteristicky pro cely revir kromé jeho nejseverné;si casti, kde zcela
chybi. Naopak ankerit a siderit se vyskytuji pravé v oblasti Kailku. Kalcit je nejhojnéji

zastoupen V nejsevernéjSich a nejjiznéjSich pasmech reviru, v centrdlni casti je jeho
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nepiitomnost nebo maly obsah zplisoben pravdépodobné snadnym zvétravanim (Bartos, 2008;

Holub, 1968).

Nejvyssi obsah sulfidickych rudnich minerald, pyritu, sfaleritu, arsenopyritu, galenitu a
pyrhotinu, je vsevernich pasmech. Obsah nékterych sulfidickych minerald (napf.
arsenopyritu, chalkopyritu, pyrhotinu, staninu) vykazuje klesajici tendenci v severojiznim

sméru, mnozstvi jinych sulfidii naopak od severu k jihu stoupa (napt. berthierit, antimonit).

Cela oblast i1 jednotlivd pasma se vyznacuji zonalnosti mineralii: s rostouci hloubkou byva
pyrit nahrazovan pyrhotinem, Pb-Sb sulfolsoli ubyvaji a na tkor karbonatt pfibyva kiemene.
V Rejzském a Turkanském pasmu lze také vypozorovat zonalnost india; s rostouci hloubkou a
smérem na sever roste jeho obsah ve sfaleritu. Obecné Ize fici, ze Zily se s hloubkou vytraceji

(Bilek, 1968).

5.2 Geologie Turkarniského pasma

Zajmova oblast, ndlezici Turkanskému rudnimu péasmu, se nachazi v severni Ccasti
kutnohorského reviru. Turkanské pasmo je oblast zrudnéni dlouha cca 1,2 km a Siroka
nékolika malo metrit az 30 m, protkana zilami mocnymi 1-5 metrd. Stejné jako ostatni rudni
pasma KH je Turkanské pasmo orientovano v severojiznim sméru. Podle mapy
poddolovaného tizemi bylo pasmo rozfarano deseti doly, smérem od severu k jihu jsou to
doly: Kaple, Pumpaiska $achta (Kunst$acht), Smitna, Prostiedni, Nadgje, Holuby, Turkaiik,
Vidrhol, Kfiz a Anna. (Barto$, 2008). Severni Cast reviru je odvodnovana Turkanskou
dédi¢nou stolou.

Mineralogicky je ruda Turkanského pasma tvofena pifedevSim kifemenem, arsenopyritem,
pyritem, sfaleritem a pyrhotinem, které doplnuji vzacnéjsi markazit, dolomit a galenit.
Akcesoricky se v oblasti vyskytuje cela fada minerald, za vSechny uved’'me alespon kasiterit,

stanin, chalkopyrit, freibergit ¢i akantit (Holub a kol., 1982).

5.3 Historie tézby na Turkanku

Tézba na Turkanském pasmu probihala s prestdvkami pravdépodobné jiz od konce 13. stoleti
a ustala az v roce 1991, kdy byl dul Turkank uzavien jako posledni dil ¢inny v kutnohorském
rudnim reviru. Béhem celého obdobi bylo z pasma vytézeno 150 tun stfibra a dosazeno

hloubky 550 metrt.
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Prvni pisemné zminky o dilnich aktivitdch na Turkanském pasmu pochazi z 2. poloviny 14.
stoleti. Po odmlce téZzby béhem husitskych valek bylo dobyvani obnoveno v 70. letech 15.
stoleti a kontinualné pokrac¢ovalo do stoleti 16., které je z hlediska intenzity dalni ¢innosti
nejaktivnéjsim obdobim dolu. Na pielomu 16. a 17. stoleti postihl cely revir upadek, ktery byl
zpusoben vstupem levnéjsiho stiibra z Ameriky na Evropsky trh. S pokra¢ovanim krize byla
tézba stale vice omezovéana. V této dob¢ se na turkanském pasmu téZilo pouze v jeho jizni
asti (jen v Gseku Sachet Smitna, Prostiedni a Nadgje), vétsina severni ¢asti pasma byla jiz
zatopena. V druhé poloving 17. stoleti doslo i pies dotace a snahu povzbudit dobyvani
k dalsimu upadku tézby, kterd se soustfedila pouze na rabovani a pabérkovani. Pokus o
oziveni t€zby na prelomu 17. a 18. stoleti nedosahl kyzené¢ho vysledku (Bartos, 2008; Bilek,
1968; Paulis a Malec, 2002).

Posledni etapa praci na Turkanku nastala s pfichodem druhé svétové valky, kdy vzrostla
poptavka po strategickych surovinach. V souvislosti s KH slo zejména o zinek, olovo a méd’.
V roce 1939 byla oteviena Stola 14 pomocnikli a zapocaly prace na zmahani Turkanské a
nasledné 1 Panské jamy. Po osvobozeni z4jem o tézbu pfetrval a po provedeni prizkumnych
praci doslo k vybudovani povrchové zastavby dolu a flotatni Upravny (rok 1951) a
prohloubeni Turkaiiské jamy na 550 metri (rok 1954). Kompletni tézba byla spusténa z v roce
1958 a ukoncena vroce 1991, nebot’ s pokracujici tézbou prudce klesala kovnatost rud.
Béhem provozu bylo z dolu Turkank odtéZzeno 2100 kt rudniny s obsahem 2 % Zn (Paulis a
Malec, 2002).

5.4 Zmény obsahu arsenu v dulni vodé jamy dolu Turkarik

Na zakladé¢ geochemickych dat ziskanych dlouhodobym monitoringem dulnich vod
V Turkankské jame vytvofili Kopiiva a kol. (2005) model vyvoje chemismu a distribuce

arsenu béhem zaplavovani dilni jamy.

Podstatou uvoliiovani As do dilni vody je zména redoxnich podminek prostiedi vlivem
stoupajici hladiny vody. Béhem dulni ¢innosti byl €erpanim vody vytvoten hluboky depresni
kuzel hladiny podzemni vody. V oblasti dolu v této dobé pievladaly oxidac¢ni podminky,
béhem kterych dochéazelo k oxidaci sulfidi. Arsen uvolnény z arsenopyritu se z ¢asti vazal na
povrch novotvoienych oxidii a hydroxidi Zeleza a z Casti se vysrazel v sekundarnich

mineralech (skorodit, kankit, bukovskyit). V této etap¢ byl tedy arsen vazany v pevné fazi.
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Po ukonceni dini ¢innosti v roce 1991 byl dul uzavien a hladina vody v dole zacala stoupat
vlivem obnoveni pfirozeného rezimu proudéni podzemnich vod. Pii zaplavovani dolu se
zménily podminky z oxidacniho prostfedi na redukcni, sekundarni minerdly arsenu a oxidy
zeleza se postupné rozpoustély a uvoliiovaly ionty As a Fe do dilni vody (Koptiva a kol.,
2005). V této etapé dochazelo ke geochemické stratifikaci vody. V blizkosti stoupajici hladiny
se dulni voda fedila slabé mineralizovanou vodou prosakujici prasklinami ve sténach dolu.
Tato ,,nadlozni* vrstva vody tedy obsahovala relativné nizké mnozstvi rozpusténého arsenu.
Naproti tomu vrstva na dn¢ jamy byla jiz extrémné kontaminovana arsenem a dalS$imi prvky

(Koptiva a kol., 2005).

Ve tieti etapé dosdhla hladina dilni vody odvodnovaci stoly (Dédi¢nd). V prvni fazi ze Stoly
zacala vytékat vrchni, méné kontaminovana vrstva stratifikované dalni vody s obsahem As do
30 mg/L. V dalsi fazi zaplavovani dilniho dila dosahlo trovné¢ D&di¢né Stoly rozhrani vrstev
vody sodlisnou koncentraci rozpusténého As a nasledné dosSlo k vytékani silné
kontaminované dalni vody ze $toly s koncentracemi okolo 60 mg As/L (Kopiiva a kol., 2005).
Priblizné ve stejné dobé zacala dilni voda prosakovat i do sklepnich prostor zastavby v obci

Malin. Pocatek této havarie se datuje do listopadu 2001.

6 Dekontaminace DV jamy dolu Turkank

Pro zamezeni vytoku diilnich vod do vefejné vodotece byla v aredlu byvalé Upravny dolu
Karnk zbudovana ¢Cisti¢ka dulnich vod. Diilni voda je ¢erpana vrtem propojenym s dolem a po
vydisténi je odvadéla pies melioraéni kanal Sifovka do vodniho toku Klejnarka.
Kontaminanty odstranéné z vody jsou ve formé zahuSténého kalu odvazeny z aredlu na
skladku nebezpeéného odpadu. Pro udrzovani stabilni vysky hladiny v dole pod trovni
dédicné Stoly je Cerpano v pruméru 3,8 L/s; v zavislosti na mnozstvi srazek muze byt
vyZzadovan odbér az 7 L/s (0.z. Geam, 2010).

Technologie dekontaminace je zalozena na n€kolika na sebe navazujicich procesech, jimiz
jsou aerace, neutralizace; sedimentace a filtrace. V jednotlivych krocich je méfeno pH, na
zéaklad¢ jehoz hodnot je proces optimalizovan ptidavanim odpovidajiciho mnozstvi chemikalii
(vapenného mléka pro neutralizaci a flokulantu). Dekontamina¢ni postup je znazornén na

Obr. 7. Fotodokumentace jednotlivych dekontaminacnich kroki je vyobrazena v Priloze 1.

27
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Obr. 7: Schéma dekontaminacéniho procesu, popsdno dle 0.z2. Geam (2010)

6.1 Technologie dekontaminace dulni vody

Aerace a neutralizace

V prvnim kroku je kontaminovana voda ¢erpana jednim z dvojice vrti propojenych s dolem,
obvykle z hloubky cca 11 mett pod trovni prvniho patra. Voda je nasledné vedena pres
vyrovnavaci nadrz do aeratoru umisténého v CDV. Po aeraci je voda odvadéna prepadem do
dvou sériové uspotradanych reaktorti pro dvojstupfiovou neutralizaci. Zde dochazi k miSeni
dtlni vody s vapennym mlékem, navazenym dle pH vody na vystupu z reaktord, a k dal§imu
provzdusiovani. Pfredepsané hodnoty pH vody vytékajici z jednotlivych reaktori jsou 5,0 az

5,5 pro prvni, resp. 8,5-9,2 pro druhy reaktor (0.z. Geam, 2010).
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Sedimentace a filtrace

Z neutralizacnich reaktorti je voda vedena do rozdé¢lovaci naddrze a déale vypusténa do tfech
sedimentacnich nddrzi. Pied samotnym rozdélenim je pro zvySeni rychlosti sedimentace do
vody pridavan flokulant (vyrobni nazev Praestol 2510). Zde dochazi k sedimentaci
a zahustovani pevné faze, kterd je ve formé¢ kalu odcerpana do kalovych nadrzi. Z téch je
¢erpadlem kal odvadén do kalolist, kde je zbaven co nejvétsiho mnozstvi vody.

Vycefena voda je ze sedimentacnich nadrzi ptfivadéna do spole¢né usazovaci nadrze. Ta
slouzi pro dodatecné zachyceni kalt z pfepadu sedimentacnich nadrzi, ptipadné k docisténi
filtratu z kalolist.

V poslednim kroku je voda vedena retenénim Zlabem do venkovni usazovaci nadrze a dale
pry¢ z arealu CDV do ptirodni vodoteée. Pevna faze je z kalovych nadrzi naderpana do komor
tvofenych filtracnimi deskami kalolisii. Ty oddé€li pomoci tlaku vyvijeného na kal a filtra¢ni
tkaniny pevnou fazi od filtratu, ktery je odvadén mimo lis. Produkovany zahustény kal je

stlaGovan, suden a nasledné odvazen z CDV na skladku nebezpe¢ného odpadu (0.z. Geam,
2010).

6.2 Zplsob odbéru a zpracovani vzorku

Pro analytické¢ ucely jsme béhem jednodenni vzorkovaci kampané v roce 2013 odebrali
vzorky surové dulni vody, vody a sraZeniny z riznych krokt dekontaminac¢niho postupu
a vycisténou vodu odtékajici z arealu CDV (viz Tab. 3). Pro RTG analyzu jsme uchovali
srazeninu na filtrech pouzitych v pribéhu odebirani vody, ptipadné odebrali pevné faze
ulpéné na dekontaminacnich cisternach (neutraliza¢ni reaktor R2). Analyza prob&hla pomoci
praskového difraktografu zn. PANalytical X Pert Pro se zdrojem zafeni CuKo. Podminky
méfeni byly nasledujici: 40 kV, 30 mA, krok posunu 0,02°/200 v rozsahu 3-70° 2Th. Zaroven
s odbérem vzorku jsme in situ zméfili fyzikalni parametry (teplotu vody, konduktivitu, obsah
kysliku, Eh a pH) a vizualn¢ zhodnotili barvu vody a mnoZstvi koloidli. K méteni fyzikalnich
parametri jsme pouZily zkalibrované elektrody pomoci komerénich pufri zn. WTW
a multimetra od téze firmy.

Vodu jsme odebirali do Ccistych polyethylenovych lahvi za tucelem stanoveni hlavnich
kationtli, bikarbonatii a stopovych prvki. Vodu jsme hned po odbéru nejprve prefiltrovali
pomoci filtratniho zafizeni Sartorius s nitrocelulézovymi filtry (0,45 um). Vzorky na
stanoveni kationtl a stopovych prvkii jsme okyselili pomoci 2M HNO3 (suprapur, Merck).
Mnozstvi kationtd bylo zméfeno pomoci ICP-OES (iCAP 6500 Thermo Scientific s radialnim
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pozorovanim plazmy; operator Ondiej Sebek). Obsah bikarbonatti byl stanoven titraci 0,1M
H,SO, (Titro Line Easy, Schott). Stanoveni koncentrace stopovych prvki bylo provedeno
pomoci ICP-MS (ThermoScientific XSeries II; operator Martin Mihaljevic).

Tab. 3: Seznam odbérnych mist vzorkii

VZ.1 surova dulni voda

VZ.2 voda v aera¢nim reaktoru

VZ. 3 voda v neutralizaCnim reaktoru R1
VZ.4 voda v neutralizacnim reaktoru R2
VZ.5 voda v sedimentacni nadrzi
VZ.6 voda ve vnitfnim usazovaci nadrzi
VZ.7 | voda ve venkovnim usazovaci nadrzi

6.3 Interpretace dat

Surova dilni voda mé pH 3,5. Koncentrace arsenu je 77,72 mg/L, coz je pfiblizné stejné jako
hodnoty zjisténé na této lokalit¢ v nedavné minulosti (Koptiva, 2005). V porovnani s dalsimi
lokalitami se jedna o jedny z nejvy3sich koncentracich arsenu ve vodach nejen v CR ale i ve
svété. Podle ocekavani se ve vodé vyskytuje velké mnozstvi rozpusténych kationtd kovt (Fe,
Zn, Mn a Al). Z aniont je ve velké mife pfitomen siran. Ze stopovych prvki je ve vysoké
koncentraci pritomno zejména Cd a In. Oba tyto prvky pochazi ze zvétravani sfaleritu, ktery

obsahuje oba prvky substituované za Zn ve své struktuie.

6.3.1 .Zména fyzikalnich veli¢in v priibéhu dekontaminaéniho procesu

V pribéhu dekontaminac¢niho procesu prokazatelné dochazi ke znatelnému poklesu iontové
sily, coz dokazuje i kontinualné klesajici konduktivita (viz graf na Obr. 8). Nejvétsi zménu
tato veli¢ina vykazuje v hlavnich krocich dekontaminace, tj. po pfidani vapenného mléka ¢i
flokulantu. V téchto etapach dekontaminace tedy dochazi k tvorbé pevnych ¢astic, do nichz
rozpusténé ionty vstupuji. Tomu odpovida jak vizualni zhodnoceni odebirané vody (dochazi
k napadnému zbarveni a zahusténi vody z diivodu masivniho vzniku koloidt Fe fazi, viz Obr.
11 v Priloze 1), tak markantni uUbytek stopovych prvkd v naSich analyzach a vysledky

rentgenové analyzy (Pfiloha 3).
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V pribéhu vsech ,aktivnich® dekontamina¢nich krokt (tj. kroky 2-5) dochazi k poklesu
koncentrace rozpusSténého kysliku. V aeratnim reaktoru se dodany kyslik spotfebovava
ziejmé k oxidaci Fe(Il) a snad 1 As(Ill); vysledné mnozstvi kysliku ve vodé se vSak pfili$

nelisi od hodnoty naméfené v surové dilni vode¢.

Podle grafu na Obr. 8 k rustu pH v krocich 3 a 4, tedy po pifidani vapenného mléka. Hodnota
pH V neutraliza¢nich reaktorech je 5,2 a 9,2 pro reaktor R1 resp. R2, coz je v souladu
s manipulaénim fadem CDV. Stoupajici pH je piiznivé pro vznik sekundarnich fazi
a minerali Fe: fougeritu (GR-SO4), goethitu, lepidokrokitu a zfejmé& dvou liniového
ferrihydritu (RTG zaznamy v ptilohach). To dokladaji i Cornell a Schwertmann (1996). Podle
nichz vznika GR precipitaci &astic se sumarnim vzorcem Fe(OH)>™, nebo Fe(OH)*Y,, ktery se
pti vystaveni pH hodnot prostiedi v intervalu 5-7 a soucasné oxidacnich podminkach
transformuje v lepidokrokit. Pokud jsou v prostiedi pfitomné karbonaty, dojde ke vzniku
goethitu. V tomto pfipad¢ je vznik goethitu iniciovan pfidanim vapenného mléka, které je

zdrojem karbonatové slozky goethitu.

Parametr Eh ma klesajici tendenci v krocich 3 az 5, tedy po pifidani vapenného mléka
a flokulantu. Zména teploty v pribéhu remedia¢niho procesu je minimdlni a pro samotny

prubéh dekontaminace nevyznamna.
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Zmeéna fyzikalnich velicin v pribéhu dekontaminace
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Obr.8: Zména fyzikdlnich veli¢in v pritbéhu dekontaminacéniho procesu

6.3.2 Vysledky RTG difrakce pevnych fazi vzniklych v prabéhu dekontaminace

V prub¢hu dekontamina¢niho procesu dochazi ke tvorbé koloidnich latek a srazenin (viz Tab.
4). V inicialnim roztoku dilni vody se ve velmi malé mife vyskytuje amorfni faze zeleza,
pravdépodobné ferrihydrit ( Pfiloha 3). Protoze béhem samotné oxidace nedochazi ke srazeni
zadnych novotvorenych fazi, neukazuje RTG spektrum srazeniny na filtru vyznamné;jsi

zmény oproti RTG srazeniny filtratu dilni vody.

Prvni novotvotena faze vznika v neutralizacnim reaktoru R1, kde zménou podminek prostiredi
dochazi k precipitaci fougeritu (green rust). Fazi jsme identifikovali jak na RTG spektru
precipitaitu odebraného ze stény reaktoru tak na spektru srazeniny z filtru. Se zvySenim
oxida¢né-redukéniho potencidlu se fougerit pfeménuje na amorfni Fe oxyhydroxid, ktery
zfejm¢e odpovida ferrihydritu. Mnozstvi této faze zcela dominuje vSem nasledujicim krokiim
dekontaminacniho provozu. Krystalické oxidy Fe (goethit a lepidokrokit) jsme identifikovali
pouze ve srazenin¢ odebrané z odstavené nadrze R3 (druha neutralizatni nddrz); na
precipitatu filtru vody odebrané z ¢inného, paraleln¢ zapojeného reaktoru se krystalické faze

nevyskytovaly. Zde byl pfitomen pouze ferrihydrit. Divodem jejich absence v koloidnim
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meziproduktu je ziejm¢ pomala transformace amorfniho ferrihydritu na stabilni krystalické

oxidy (Cornell a Schwertmann, 1996).

Srazeni sadrovce jsme identifikovali ve vSech RTG spektrech po pfidani vapenného mléka
kromé spekter néalezicich surové dilni vodé a vodé v oxidacni nddrzi. Vznik sadrovce je
priavodnim jevem dekontamina¢niho procesu, nebot’ je zptisoben pfidanim vapenného mléka
Ca(OH),. Vapenné mléko po piimichani do vody zvysuje pH roztoku. Jeho kationtova slozka
Ca®* se sluCuje se siranovym aniontem a sraZi se za vzniku sadrovce. Tento precipitat se
usazuje v okoli vSech sedimentatnich a usazovacich nadrzi; nejvEétsi agregaty se vSak

vyskytuji v okoli vnitini usazovaci nadrze a dosahuji velikosti n€kolika centimetrti.

Tab. 4: Vysledky RTG analyzy

vzorky Popis pevnd faze
zluto-oranzova srazenina na . .
1 . amorfni faze (ferrihydrit)
filtru
zluto-oranzova srazenina na . .
2 . amorfni faze (ferrihydrit)
filtru
: amorfni faze (ferrihydrit), sadrovec,
3 tmava Fe srazenina na filtru ( ydrit)
green rust 11
. L amorfni faze (ferrihydrit), sidrovec,
3A Fe srazenina z okraje nadrze ( ydrit)
green rust 11
4 tmava Fe sraZenina na filtru amorfni faze (ferrihydrit), sddrovec

krusta s Fe precipitatem z

4A . sadrovec, goethit, lepidokrokit, kalcit
vyschlé nadrze
Fe srazenina ze dna . .
5A : . . amorfni faze (ferrihydrit), sadrovec
sedimentacni nadrze
POTOK1 svétla krusta s fasou sadrovec
POTOK4 polopevna Fe srazenina sadrovec
olopevna srazenina z
6 polop sadrovec

venkovniho bazénu
Podminky méreni: 40kV; 30 mA; Cu Ka; 0,02°/150 s; 3-70° 2 Theta

6.3.3 Zména koncentrace prvkl ve vodé v pribéhu dekontaminace

Béhem dekontamina¢niho procesu dochéazi k vyraznému poklesu koncentrace naprosté
vétSiny prvkll rozpusténych ve vodé. Prvky zastoupené v dulni vodé ve vysokych

koncentracich, tj. 2543 mg/L zeleza a 2065 mg/L siry, pfechazi béhem procest probihajicich
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V neutraliza¢nich nadrzich do sekundarnich minerdlii. Zelezo tvoii sekundarné vznikajici

pevné oxyhydroxidy: ferrihydrit, meziprodukt fougerit a vzacné goethit a lepidokrokit.

Siranové anionty se srazi spolu s pfidanym vapennym mlékem za vzniku sadrovce. Jeho

vysrazeni je patrné i ve zméné koncentrace vapniku (Obr. 9).

4

Koncentrace vétSiny ostatnich prvkl, naptiklad manganu, arsenu, hoi€iku a zinku, klesa
nejvice mezi prvnim a druhym neutralizacnim krokem (Obr. 10), kdy dochazi k jejich
inkorporaci do sekundarné¢ vznikajicich minerali. K mirnéjSimu poklesu koncentrace
rozpusténych stopovych prvkl (napt. As) pak jesté probihd v sedimentacnich nadrzich, kde

dochazi k jejich dalsi adsorpci do nové vznikajicich sekundarnich fazi (ferrihydrit a sddrovec)

Vy¢isténa voda odvadéna zarealu CDV obsahuje arsen v mnozstvi 0,023 mg/L, coZ je
hodnota odpovidajici ptiblizné dvojnasobku limitu pro pitné vody. Velmi nizké koncentrace
ve vodé odvadéné z arealu CDV byly zjistény i pro ostatni potencialné $kodlivé prvky -Cd,
Zn, S, Fe (viz Ptiloha 2).
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Obr. 9: Zména koncentrace Zeleza, siry a vapniku v pritbéhu dekontaminaéniho procesu
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Obr. 10: Zména koncentrace arsenu, kadmia, zinku a india v pribéhu dekontaminaéniho procesu,

(v logaritmickém mé¥itku)
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7 Zaver

Vyskyt arsenu dalSich kontaminantd v dilnich vodach opusténych i1 ¢innych dola je
problémem pievazné v oblastech zamétfenych na t€Zbu kovu ¢i uhli, kde dochazi k oxidaci
sulfidickych mineral a nasledné tvorbé AMD. Navzdory tomu Ze existuje cela fada
dekontamina¢nich metod, byva pfi upravé kyselych diilnich vod vyuzivano pfevazné systému
ODAS, ktery je diky vicekrokovému procesu a celé fadé moznych modifikaci
nejspolehlivéj§im upravarenskym postupem. VéEtSina ostatnich metod se podle dostupnych
pramentl vyuziva hlavné k Gpravé vody pro pitné ucely, kde vychozi surova voda obsahuje

podstatné mén¢ rozpusténych latek nez tomu je u vod dilnich.

Diilni vody z jamy byvalého dolu Turkank obsahuji vysoké koncentrace rozpusténych prvki.
Nami zjisténa koncentrace arsenu v odebrané surové dulni vodé byla 77,72 mg/L, coz je
extrémni a zcela ojedin€ld hodnota. Z vysledkl analyz prvka ve vodé a RTG spekter pevnych
fazi odebranych v jednotlivych krocich dekontaminaéniho procesu CDV vyplyva, Ze prvky
rozpusténé v dulni vodé prechdzeji béhem upravnych krokii do novotvoienych minerali:

ferrihydritu, sddrovce a mén¢ fougeritu, goethitu a lepidokrokitu.

V néavaznosti na vysledky této prace se otevird fada otdzek, kterym by stilo za to vénovat
dalsi studium. Zajimavym tématem mize byt otazka (1) vlivu pH na vstup jednotlivych prvki
do novotvorenych fazi, (2) distribuce stopovych prvkil v novotvorenych fazich (ferrihydrit a
sadrovec), (3) kratkodobé a dlouhodobé stability inkorporovanych stopovych prvki v
novotvofenych fazich a stability fazi samotnych a (4) chovani india ve vod¢, které je zde

obsazeno ziejmé v dosud nejvyssich koncentracich, které kdy byly ve svété zjistény.
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PRILOHY



Priloha 1

Fotodokumentace dekontaminac¢nich kroku

Obr. 1: Pitivod surové diilni vody (hadice)- VZ.1.




Obr. 3: Neutralizacni nadri R1 (VZ.3)

Obr. 4: Prazdné zafizeni R1 (pro VZ.3)




Obr. 5: SraZenina na boku stény neutralizaéni nadrie R2 (VZ.4)

Obr. 6: Pohled na neutralizaéni nadrie Rla R2 — odbérna mista VZ.3 aVZ.4




Obr. 7: Prostiedni sedimentacni nddrz

Obr. 8: Vnitini sedimentaéni nadrz; po strandch vyrostlice sadrovce




Obr. 9: Retenéni Zlab pFivadéjici vodu do venkovni sedimentaéni nadrie

(na sténach pevna faze Zeleza porostla fasami)
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Obr. 11: Sedimentace koloidich astic

(odbér VZ.4)




Piiloha 2. Koncentrace prvkii ve vodé v prubéhu dekontaminace
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Ptiloha 3: RTG zaznamy pevnych fazi

Obr. 1: RTG spektrum sraZeniny na filtru ze surové diilni vody
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Obr. 2: RTG spektrum sraZeniny na filtru 7 vody odebrané v prvni neutralizacni nddr3i
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Obr. 3: RTG spektrum krusty s Fe precipitdatem 7 odstaven
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