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ABSTRAKT

Riziko spojené s kontaminaci pid toxickymi (polo)kovy je aktualnim tématem Zzivotniho prostiedi.
Jednou z in situ sanacnich technologii je chemicka stabilizace kontaminovanych pad, napt. pomoci
ptidavku oxida Zeleza, manganu nebo hliniku. Oxidy manganu se pfirozené vyskytuji v pidach a diky
svym piiznivym vlastnostem, jako napi. nizkému bodu nulového naboje, vysokému specifickému
povrchu a struktuie umoznujici snadné piijeti iontd, mohou byt dobrymi sorbenty toxickych kovi
a polokovi.

Predmétem této diplomové prace je zjisténi efektivity chemické stabilizace kontaminované pidy
pomoci amorfniho oxidu manganu (AOM) v riznych pH podminkach. V zemédélské pudé z oblasti
Piibrami kontaminované imisemi z olovéné huté, s koncentracemi Pb 1 100 mg/kg, Zn 294 mg/kg,
Cd 4,98 mg/kg, As 118 mg/kg a Sb 48,9 mg/kg, byl ulozen AOM po dobu 2 a 6 mésici. Na takto
osetfené pud¢ byl nasledné proveden pH-staticky louzici test v rozsahu pH 3-8. Pfitomnost oxidu
v pudé vedla k zvySeni jejiho ptfirozeného pH (z 5,77 ptivodni ptidy na 6,59 pii 2 mésicich inkubace a
6,23 po 6 mésicich). Zatimco u Cd a Zn nebyl pozorovan vyrazny vliv AOM na vyluhovatelnost,
v piipadé Pb, Cu, As a Sb se sorbent jevil jako efektivni stabiliza¢ni ¢inidlo. K sniZeni dostupnosti Pb
doslo pouze v kyselych podminkach (napt. pti pH 3 na 22 % u vzorku s AOM inkubovanym po dobu
2 mesict). Pro Cu, As a Sb se sorbent jevil jako efektivni v celém pozorovaném rozsahu hodnot pH.
Pii dlouhodobéjsi expozici AOM v pidé byla vyluhovatelnost kontaminantti zpravidla dale sniZena.
Amorfni oxid manganu prokézal svoji stabilitu pii uloZeni v padach, s rostouci dobou inkubace navic
dochazi k jeho dalsi stabilizaci. AOM se tak jevi jako slibny prosttedek remediace pud
kontaminovanych toxickymi kovy a polokovy.
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SUMMARY

Soil contamination by toxic metals and metalloids is currently one of the most discussed topics in the
environmental sciences. Chemical stabilization of contaminated soils using amendments such as Fe,
Mn and Al oxides belongs to one of the in situ remediation methods. Manganese oxides are naturally
present in soils and they exhibit a number of properties for being efficient sorbents of toxic
metal(loid)s, such as a low point of zero charge, a large specific surface and a structure that allows ion

acceptance.

The focus of this thesis is to determine efficiency of chemical stabilization of a smelter-contaminated
soil using the amorphous manganese oxide (AMO) under various pH conditions. The agricultural soil
polluted by emission from a Pb smelter (located in Pfibram, Czech Republic; Pb 1 100 mg/kg,
Zn 294 mg/kg, Cd 4.98 mg/kg, As 118 mg/kg and Sb 48.9 mg/kg) was amended with the AMO and
incubated for 2 and 6 months. The soil was subsequently subjected to a pH-static leaching procedure
in the pH range of 3—8. The presence of AMO in soil increased the soil natural pH from 5.77 to 6.59
and 6.23 after 2 and 6 months, respectively. The pH-static experiments indicated that no effect of the
AMO treatment was observed for Cd and Zn, whereas the leaching of other contaminants (As, Cu, Pb,
Sb) decreased significantly compared to the original soil. The remediation efficiency for Pb was
pronounced only under acidic conditions (down to 22 % at pH 3 in sample with AMO incubated for 2
months). Extending the time of incubation generally led to an increased retention of the studied
contaminants. The AMO thus proved to be a promising agent for chemical stabilization of metal(loid)s

in contaminated soils.
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1. UVOD

Kontaminace ptd toxickymi kovy a polokovy je jednim z aktualnich problému zivotniho prostiedi.
Konvencni dekontaminac¢ni metody, zalozené na vytéZeni pudy a jejim nasledném zpracovani c¢i
skladkovani, maji fadu nevyhod, pfedev§sim znehodnocovani pidy a celkovou finan¢ni naroc¢nost.

Proto jsou vyhledavany vhodnéjsi alternativy téchto tradi¢nich postupi.

Jedno z méné destruktivnich alternativnich feSeni pfedstavuje sanace piid kontaminovanych toxickymi
kovy a polokovy tzv. in situ remedia¢nimi metodami na principu chemické stabilizace. Tyto metody
spocivaji v aplikaci latek, které chemickou cestou snizuji mobilitu, biodostupnost, pfipadné toxicitu
kontaminantti (Evanko a Dzombak, 1997; Komarek a kol., 2013; Vana, 2010). Oxidy Zeleza, hliniku
amanganu jsou studovany jako potencidlni stabiliza¢ni ¢inidla hlavné diky svym sorpénim
vlastnostem. Tyto oxidy se bézn¢ nachazi ve vSech typech piid a ackoliv se v nich obvykle nevyskytuji
ve velkych mnozstvich, vyznamné se podili na pfirozené atenuaci toxickych prvki v prostredi (Allen
a Hajek, 1989; Komarek a kol., 2013; O'Reilly a Hochella, 2003; Post, 1999).

V ftadé¢ studii byla potvrzena schopnost syntetickych oxidii manganu sorbovat toxické kovy. Jejich
efektivita v imobilizaci nezddoucich prvkd muze prekonat napt. oxidy Zeleza (O'Reilly a Hochella,
2003; Michalkova a kol., 2014). Tato diplomova prace se soustfedi na nedavno syntetizovany amorfni
oxid manganu (AOM), vykazujici pfiznivé sorpcni vlastnosti a dlouhodobou stabilitu v pidach (Della
Puppa a kol., 2013; Knytl, 2013). Inkubace AOM v kontaminovanych ptdach a nasledné porovnani
vyluhovatelnosti toxickych kovii byly provedeny v ramci studii Della Puppy a kol. (2013)
a Michalkové a kol. (2014). Nicméné, dilezitou roli v dostupnosti kontaminantti hraji pH podminky,

jejichz vliv na efektivitu chemické stabilizace pomoci AOM prozatim nebyl podrobnéji studovan.

Tato prace si klade za cil provedeni inkubace amorfniho oxidu manganu v kontaminované puadé
z oblasti Ptribrami a pomoci laboratorniho pH-statick¢ho louziciho testu poté stanovit zménu
vyluhovatelnosti kontaminantti po pfidini AOM jako stabiliza¢niho ¢inidla. Vysledky této prace byly
publikovany v ¢asopise Journals of Hazardous Materials (2015), 286, 386—394.



2. REMEDIACE PUD KONTAMINOVANYCH KOVY A POLOKOVY

Toxické kovy a polokovy z kontaminovanych ptid migruji Zivotnim prostfedim, mohou se dostavat do
podzemni vody a vstupovat do rostlin. V ptipad¢ jejich zvySené biodostupnosti piedstavuji riziko pro
zdravi cClovéka a celého ekosystému (Martin a Ruby, 2004; Maté€ji, 2006). Cilem remediace
kontaminovanych ptid je vytvorit takové feSeni, které minimalizuje ohrozeni zivotniho prostredi
a lidského zdravi.

Remediace ptid mize probihat dvéma moznymi zptisoby, dekontaminacnimi metodami ex situ a in situ
(Martin a Ruby, 2004). Tradicné se kontaminace feSi metodami ex sifu, které spocivaji v odtéZeni
kontaminované pidy a jejim nasledném zpracovéani, napf. vymyvanim, piipadné pouhym
skladkovanim (Cernik, 2010; Hodson, 2010; Matg&jii, 2006). Tato feeni jsou relativné rychla, aviak
pro pidu destruktivni a casto finanén¢ nédkladna. Komplikaci také pfedstavuje nutnost nakladani
s nebezpecnym odpadem (Vana, 2010). Z téchto divodd stoupa v soucasnosti zajem o udrzitelna
feSeni, umoziujici znovuvyuziti ptidy jakozto vzacného zdroje (Hodson, 2010). Dekontaminace in situ
je provadeéna bez vytézeni pudy. Jeji vyhodou je zejména nedestruktivnost feSeni. Metody in situ
dekontaminace byvaji zpravidla finanéné¢ vyhodné, nevyzaduji dlouhodobé nadzemni instalace a
slozité technologie. Nevyhodou je pomérmné malo zkuSenosti s t€émito metodami a nutnost provedeni
laboratornich a pilotnich testi tykajicich se dané lokality (Cernik, 2010).

In situ remediace pid kontaminovanych toxickymi kovy a polokovy vyuzivaji tii strategii — izolace,
odstranéni z pidy a stabilizace. Izolaci v tomto piipadé¢ povazujeme za snizeni dostupnosti
kontaminantu pomoci omezeni exponovanosti oblasti, snizeni propustnosti ptidy anebo rozpustnosti
kontaminantu. Stabilizaci rozumime snizeni vyluhovatelnosti a biodostupnosti, napf. pomoci
chemického oSetfeni. Redukce vyluhovatelnosti se obvykle testuje riznymi louzicimi testy, pfip.
sekven¢ni extrakci. Testovani biodostupnosti se provadi in vivo nebo in vitro. Biodostupnost in vivo se
mefi ptimo u zivych organizmi. In vitro se dostupnost pro organizmy simuluje pomoci extrak¢nich

testtl a modela traveni.

Postup dekontaminace je vzdy nutné fesit s ohledem na konkrétni situaci. Vhodnost metody pro dané
uzemi zavisi na cili remediace, dostupnych technologiich a specifikdch dané lokality (Martin a Ruby,
2004).

2.1 Principy remediacnich technologii

Evanko a Dzombak (1997) rozd€luji remediacni technologie na zakladé principu remediace do péti

zakladnich kategorii: izolace, imobilizace, redukce toxicity a mobility, fyzicka separace a extrakce.

2.1.1 Izolace

Izolace kontaminovaného materialu brani dal§imu Sifeni polutantt. Mlze byt pouzita i doCasn¢, pied
zavérecnou remediaci dané lokality (Evanko a Dzombak, 1997). Izolace je realizovana pomoci
pokryvnych a podpovrchovych bariér. Zakryti dané oblasti nepropustnou vrstvou brani infiltraci
povrchové vody, ¢imz dochazi k zamezeni dal§imu $ifeni kontaminantu do povrchovych a podzemnich

vod. Povrchové bariéry jsou jednovrstevné i vicevrstevné systémy. Vyuziva se napi. syntetickych



membran z vysokohustotniho polyetylenu (HDPE), vicevrstvé systémy mohou obsahovat vrstvu ptdy
a byt pokryty vegetaci.

Podpovrchové bariéry brani transportu kontaminované podzemni vody ze zneCisténé oblasti nebo
naopak vstupu nekontaminované vody na kontaminované uzemi. RozliSujeme bariéry vertikalni
a horizontalni. Vertikalni bariéry jsou instalovany po nebo proti sméru proudéni podzemni vody anebo
kontaminované misto obklopuji. Patii sem betonové stény, stény s geomembranou a dalsi. Dulezité je,
aby bariéra vedla do prostiedi s nizkou propustnosti, jako je napf. jilova vrstva. V piipadé

vvvvvv

K zamezeni prichodu kontaminanti smérem dolt mize byt vyuzito horizontalnich bariér. Ty se
provadi napt. injektazi cementu (Evanko a Dzombak, 1997; Mulligan a kol.,, 2001,

www.soletanche.cz, www.zakladani.cz).

2.1.2 Imobilizace
Metody imobilizace vyuzivaji dvou principd, solidifikace/stabilizace a vitrifikace.
Solidifikace/stabilizace

Solidifikace spociva v enkapsulaci kontaminantli v pevné matrici (Mulligan a kol., 2001). Stabilizace,
neboli fixace, vyuzivd chemickych reakci, které pfeménuji odpad na méné mobilni formu (Evanko
a Dzombak, 1997). Aplikace obecné probiha promichanim materialu s kontaminovanou ptidou nebo
injektazi pripravku. Pouzivaji se napt. tekuté monomery, které maji schopnost polymerizace, pucolan,
popilky nebo cement, organické materidly jako bitumen, polyetylen, parafin a vosky (Evanko
a Dzombak, 1997; Mulligan a kol., 2001).

Vitrifikace

Vitrifikace mtize byt provedena in sifu i ex situ. Pida prochdzi vysokymi teplotami, ¢imz vznika
sklovity material, bézn¢ tvofeny oxidy. Behem procesu muzou byt zniCeny anebo volatilizovany
organické kontaminanty a volatilni kovy. U téchto volatilnich slozek musi byt zajistén jejich sbér
a nasledné zpracovani (Evanko a Dzombak, 1997). Nezbytnou podminkou pro pouziti této metody je

schopnost ptdy vitrifikovat nebo jeji iprava (Mulligan a kol., 2001).

2.1.3 Redukce toxicity a mobility

Redukce toxicity a mobility kontaminantu se provadi tfemi moznymi postupy, a to chemickou tpravu,
prichodem kontaminované vody pies propustné aktivni stény a biologickou upravou.

Chemicka dprava

Pii chemické upravé se vyuziva oxidacnich, redukénich a neutralizacnich procest (Evanko
a Dzombak, 1997). U¢elem chemické upravy je, aby se snizila toxicita kovu nebo jeho biodostupnost,
a to prostfednictvim zmény speciace kovu nebo omezenim jeho mobility (Martin a Ruby, 2004). Na
rozdil od metod stabilizace/solidifikace se nesnazi o zapouzdieni kontaminantu nebo snizeni
propustnosti pidni matrice. VétSinou je pro metody chemické upravy potieba mensiho mnozstvi

pfipravku neZ u metod stabilizace/solidifikace, a tudiz pii aplikaci in situ nedochdzi k tak



vyznamnému ovlivnéni vlastnosti plidy, jako jsou permeabilita, objem a struktura (Martin a Ruby,
2004). Zména oxidacniho stavu mize vést ke sraZzeni nebo rozpousténi kovi anebo ke snizeni jejich
toxicity. Jako oxida¢ni Cinidlo miize slouzit manganistan draselny, peroxid vodiku, chlornany nebo
tteba plynny chlor. K redukci kovil se da vyuzit sodik, draslik, oxid sificity, soli kyseliny sificité, siran
zeleznaty a dal$i. Mezi materidly pouzivanymi k in situ chemické upravé pud patii aluminosilikaty,
jilové mineraly, fosfaty, karbonaty, sulfaty, oxidy a hydroxidy Fe, Mn a Al a organické odpady,
napf. z textilniho a papirenského primyslu (O'Day a Vlassopoulos, 2010, Jones a Healey, 2010).
Neutralizace kyselych ptd se dosahuje napt. vapnénim. Za vyssich hodnot pH pak dochazi k snizeni
biodostupnosti kontaminanti vlivem jejich sorpce na oxidy a silikdtové mineraly (Adriano a kol.,
2004; Evanko a Dzombak, 1997, O'Day a Vlassopoulos, 2010).

Pii imobilizaci kontamintd pomoci mechanizmu sorpce je nutné vzit v potaz riziko budoucich zmén
v prostiedi, jako zmény pH a Eh podminek, iontové sily nebo slozeni ptidniho roztoku, které mohou
mit za nasledek posunuti rovnovazného stavu smérem k desorpci (O'Day a Vlassopoulos, 2010).

Propustné aktivni stény

Pti prichodu podzemni vody propustnou aktivni sténou dochédzi k odstraiiovani kontaminantt jejich
degradaci, transformaci, srazenim nebo sorpci. St€ny obsahuji reaktivni substanci, kterou mtze byt
zeolit, hydroxyapatit, elementarni zelezo, vapenec a dalsi. Princip reaktivni bariéry je znazornén na

obrazku ¢. 1.

zasyp
A
\\/\" : x O H
hladina / reaktivni medium 7
|V podzemni vody | reaktivni médium :

r\\\

7 Stérk
—— sterk R

kontaminace

kontaminace

podlozi

Obr. 1: Kontinualni reaktivni bariéra, vlevo vertikalni, vpravo horizontalni fez (Kabatnik, 2010).

Biologicka tprava

Principy biologické tupravy jsou bioakumulace, fytoremediace, louzeni a biochemické procesy
(oxidace a redukce). Vyuzivaji organizmi nebo produktl jejich metabolizmu k odstranéni
kontaminantu nebo k snizeni jeho toxicity. Jednim z mikroorganizmi pouzivanych pii biologické
uprave je Bacillus subtilis, schopny redukovat Cr(VI) na mén¢ toxické Cr(Ill) (Evanko a Dzombak,
1997; Mulligan a kol., 2001).



2.1.4 Fyzicka separace

Fyzicka separace je efektivni, kdyz se kov v kontaminované pudé vyskytuje ve formé odd€lenych
Castic nebo je sorbovan na konkrétni frakci. V ramci ex situ upravy je kontaminovany material
separovan od zbytku ptidy. Oddéleni mize byt provadéno na zaklad€ rozdilné velikosti ¢astic, hustoty
nebo povrchovych a magnetickych vlastnosti kontaminovaného materialu. Jednotlivymi metodami
pouzivanymi za ucelem fyzické separace jsou napt. presivani pres sito s urcitou velikosti ok,
gravita¢ni koncentrace ve spiralovém separatoru na zaklad¢ odlisné hustoty, flotace anebo magneticka
separace pomoci elektromagnett ¢i magnetickych filtrd (Evanko a Dzombak, 1997).

2.1.5 Extrakce

Mezi remedia¢ni metody na principu extrakce kontaminantl patii ex situ a in situ vymyvani pady,

pyrometalurgicka extrakce a elektrokineticka uprava.
Ex situ vymyvani pudy

Vymyvani pady ex situ se provadi v reaktorech nebo na haldach. Jedna se o chemické louzeni, kterému
predchazi vytézeni pidy a zpravidla jeji presitovani (oddéleni kontaminované frakce od velkych
Castic). Vétsi, nekontaminovana frakce se obvykle vrati na lokalitu. Kontaminovana frakce prochazi
procesy louzeni. Nezddouci latky jsou rozpoustény vodou nebo pomoci kyseliny (kyselina sirova,
chlorovodikova, octova aj.) ¢i louhu, chelata¢nich (napi. EDTA) nebo oxidac¢nich a redukcnich €inidel.
Uplatnéna byva také kombinace vice extrakénich cinidel. PouZzitou vodu a reaktanty je mozné dale
recyklovat (Evanko a Dzombak, 1997; Matéji, 2006; Mulligan a kol., 2001).

Pyrometalurgicka extrakce

Za zvysené teploty jsou ve vysokoteplotni peci oddéleny volatilni kovy od pevné faze. Metoda je
nejcastéji aplikovana u pud kontaminovanych Hg. Pfed samotnym tavenim je vétSinou nutna piiprava,
koncentrace za ucelem zmenSeni objemu pidy. Ziskany kov mize byt dale vyuzit (Evanko a
Dzombak, 1997; Mulligan a kol., 2001).

In situ vymyvani pady

Metodou in situ vymyvani ptidy jsou toxické prvky z ptdy extrahovany vodou, kterd mtze obsahovat
pfipravky slouzici k rozpuSténi kontaminantli. Chemickymi aditivy mohou byt organické
i anorganické kyseliny, hydroxid sodny, ve vod¢ rozpustna rozpoustédla jako metanol, komplexaéni
¢inidla, napt. EDTA a jejich kombinace. Extrakéni ¢inidlo muze byt aplikovano zaplavenim,
postiikem, injektaznimi vrty nebo piikopovymi infiltraénimi systémy. Roztok se poté vypumpuje
aulozi, nebo dale zpracuje. Pfed aplikaci je nutné znat chemické vazby kontaminantu v pidé a
hydrogeologické poméry dané lokality. Metoda je vhodna pro relativné homogenni a propustné ptudy
(Evanko a Dzombak, 1997; Martin a Ruby, 2004; Mulligan a kol., 2001).

Elektrokineticka uprava

V pude je zapusténim elektrod vyvolan elektricky gradient. Elektricky proud iniciuje desorpci
kontaminantii a jejich pohyb k elektrodam. Pada je bud’ pfirozené¢ dostatecné vodiva, nebo je jeji
konduktivita zvySovana pfidanim vody nebo chemickych roztokt. Toxické prvky nahromadéné pobliz



elektrod miizou precipitovat na elektrodach nebo jsou vytézeny spolu s plidou ¢i vypumpovany
s vodou apod. (Evanko a Dzombak, 1997; Martin a Ruby, 2004; Mulligan a kol., 2001).

2.2 Metody fytoremediace

V souvislosti s udrzitelnymi pfistupy k dekontaminaci ptid byvaji zminovany metody fytoremediace,
které jsou zalozeny na sorpci, akumulaci nebo sniZeni toxicity polutantd pomoci rostlin. Tyto metody
muzeme rozdélit na fytoextrakci, fytovolatilizaci, fytotransformaci, fytostimulaci a fytostabilizaci
(Tack a Meers, 2010). Pti fytoextrakci je vyuzivana schopnost nékterych rostlin odstranit kontaminant
z pudy pomoci piijmu a nasledné akumulace kontaminantu v jednotlivych ¢astech rostliny. Nadzemni
tkan¢ jsou poté sklizeny a s materidlem se dale naklada jako s nebezpecnym odpadem (Evanko a
Dzombak, 1997; Tack a Meers, 2010). Metoda fytovolatilizace vyuziva schopnosti rostlin preménit
nekteré kontaminanty, napf. rtut’ nebo selen, na volatilni slouceniny, které jsou poté uvolnény do
atmosféry. Béhem fytotransformace (nebo také fytodegradace) je kontaminant pfeménen v kofenové
zong rostliny nebo jejimi metabolickymi procesy na méné toxickou formu. Fytostimulaci se rozumi
podpoteni mikrobidlni degradace organickych polutantti latkami, které rostlina uvolnuje do kofenové
zony (Tack a Meers, 2010). Metody fytostabilizace se snazi o snizeni mobility kontaminantd,
zabranéni eroze pidy a vstupu kontaminantli do potravniho fetézce (Evanko a Dzombak, 1997;
Mendez a Maier, 2008; Tack a Meers, 2010). Vyuzivaji rostlin s vysokou toleranci k danym
kontaminantim v pde¢, ale s nizkou schopnosti tyto kontaminanty akumulovat (Evanko a Dzombak,
1997).

2.3 Prirozena atenuace

Alternativou k vySe zminhovanym piistupim je vyuziti neasistovanych pfirozenych procest
probihajicich spontdnné v prostiedi. Vyuziti této strategie jako soucasti remediace, za soucasné¢ho
monitoringu, je v americké legislativé oznaCovéna jako monitorovana pfirozend atenuace. Ackoliv
prirozené procesy nemuzou kovy zniCit, mizou je v n¢kterych pripadech imobilizovat (Adriano a kol.,
2004; US EPA, 1999).

3. MINERALY NA BAZI OXYHYDROXIDU MANGANU

Ke vzniku mineralti obsahujici mangan dochazi v Siroké skale chemickych a teplotnich podminek, i za
pomoci biologickych interakei. Blizko zemského povrchu je prvek oxidovan, a vznikaji tak
oxyhydroxidy manganu. V soucasnosti zndme vice jak 30 mineralt, které jsou témito oxyhydroxidy
tvoteny (Post, 1999). Mangan se v nich nachdzi v oxida¢nich stavech Mn(II), Mn(Ill) a Mn(IV)
(Ching a kol., 1997).

Tyto mineraly Casto vznikaji na styku litosféry s atmosférou, hydrosférou a biosférou. Nejhojnéji jsou
zastoupeny v pudé a sedimentech, mizeme je vSak nalézt v tad€ dalSich geologickych prostiedi.
Mohou se vyskytovat v podobé noduli a konkreci, krust, zilek, dendritickych utvart, jemnozrnnych

agregatil a na povrchu jinych mineralti a hornin.



Oxyhydroxidy manganu jsou hlavnim zdrojem Mn pro primyslové vyuziti. Piiblizné¢ 80—90 % svétové
produkce manganu je spotfebovano na vyrobu oceli. Mezi dal§i vyuziti patii vyroba specialnich
hlinikovych slitin, chemickych latek obsahujicich Mn, katalyzatorti, ptidavki do krmiv pro

hospodaiska zvitata, hnojiv, barviv, baterii anebo ptipravkl pro osetfeni kontaminovanych vod.

Velkou zasobdrnou oxyhydroxidi Mn je ocednské dno. Nachazi se zde v podobé noduli,
mikrokonkreci, povlakii a krust. Nejhojnéjsi jsou v oxidacnim prostfedi s nizkym tempem
sedimentace. Jejich nejvyssi koncentrace je v hloubkach na trovni karbonatové kompenzacni hladiny

a pod ni (Post, 1999).

V pldé€ nachazime tyto mineraly v podob¢ krust na povrchu pudnich ¢astic, v Zilkach a puklinach.
Spolu s oxidy Zeleza a jinymi pidnimi slozkami mizou tvofit konkrece. Vyskytuji se i v krystalické
podobé, nicméné vétSinou byvaji popisovany jako amorfni latky hnédocervené barvy (McKenzie,
1989). Jejich chemickeé slozeni je MnOy, ptfi¢emz x se pohybuje od 1 do 2 (Ching a kol., 1997).

Nejcastéjsimi oxyhydroxidy Mn, které se nachdzi v pidé, jsou birnessit, vernadit, lithioforit
a hollandit. Mén¢ casto se vyskytuji todorokit a romanéchit, vzacné pyroluzit a dalsi oxidy — napf.
hausmannit a manganit (McKenzie, 1989). Tabulka ¢. 1 predstavuje ptehled nejhojnéjsich
oxyhydroxidd Mn.

Zakladni stavebni jednotkou atomové struktury vétsiny oxidii Mn je oktaedr MnQy. Tyto oktaedry jsou
usporadany tak, Ze spolu sdileji hrany a/nebo rohy, a mohou tak zaujimat rtizna strukturni uspotradani.
Na zakladé téchto struktur mizeme tyto mineraly délit do tfi skupin. Do prvni skupiny patii mineraly
s tzv. tunelovou strukturou, druhou skupinu tvofi mineraly se strukturou vrstevnatou a do tteti skupiny
fadime tzv. niz8i oxidy (Post, 1999; McKenzie, 1989).

3.1 Rozdéleni oxidii manganu na zakladé jejich struktury
3.1.1 Oxidy s tunelovou strukturou

V piipadé oxidi manganu s tunelovou strukturou spolu oktaedry MnOg sdileji hrany a tvofi
jednoduché, dvojité nebo trojité fetézce. Tyto fetézce jsou spolu propojeny v rozich, a vytvaieji tak sit’
s tunely ¢tvercového nebo trojihelnikového prufezu. U mineralti s vét§im prufezem tunellt dochazi
k zachytdvani molekul vody a kationtd v téchto tunelech, a minerdly tak vykazuji dobré sorpéni

vlastnosti.

Mezi oxidy s tunelovou strukturou patii coronadit, hollandit, kryptomelan, nsutit, pyroluzit, ramsdellit,
romanéchit a todorokit (McKenzie, 1989; Post, 1999).

T

Pyroluzit je nejstabilnéj$i a nejhojnéjsi forma MnO, vyskytujici se v ptdach. Mineral krystalizuje
v tetragonalni soustavé a typicky tvofi jehlickovité utvary. Vznika zvétravanim silikatovych hornin a
bézn¢ se objevuje jako hlavni komponenta sedimentarnich rud manganu. Jeho strukturu tvofi
jednoduché fetézce oktaedrit MnOg propojené rohy tak, ze mezi sousednimi fetézci vznikaji tunely
¢tvercového prifezu o délce strany odpovidajici jedné hrané oktaedru (obr. 2a). Vzniklé tunely jsou
vSak na rozdil od ostatnich minerald této skupiny pfili§ malé na to, aby se v nich mohly vyskytovat
cizi ionty (Anthony a kol., 1997; Bohn a kol., 1985; Frenzel, 1980; McKenzie, 1989; Post, 1999).



Tab. 1: Pfehled mineralli na bazi oxyhydroxidi manganu (McKenzie, 1989; Post, 1999).

nézev mineralu krystalova soustava vzorec

pyroluzit tetragonalni MnO,

ramsdellit ortorombicka MnO,

nsutit hexagondlni Mn(O,0H),

hollandit tetragonalni Ba (Mn*",Mn*") O,

kryptomelan tetragonalni K, (Mn*",Mn*"),0,

manjiroit tetragonalni Na (Mn*",Mn*") O,

coronadit tetragonalni Pb (Mn*',Mn**),0,

romanéchit monoklinicka Bao’“(Mn‘”,Mn“)SOlo-l,34H20

todorokit ortorombicka (Ca,Na,K),(Mn*",Mn**) O, ,-3,5H,0
monoklinicka

chalkofanit triklinickéa ZnMn,0,-3H,0

birnessit hexagonalni (Na,Ca)Mn.O ,-3H,0

vernadit hexagonalni MnO,nH,0O

ranciéit hexagonalni (Ca,Mn)Mn,O,-3H,0

groutit ortorombicka MnOOH

feitknechtit hexagonalni MnOOH

buserit ortorombicka NaMn,0,,-9H,0

lithioforit monoklinicka (A1, Li)MnO(OH)

manganit monoklinickd MnOOH

hausmannit tetragonalni Mn,O,

bixbyit kubicka Mn, O,

pyrochroit trigonalni Mn(OH),

manganozit kubicka MnO

Dalsi, avsak relativné vzacnou, modifikaci MnO, je ramsdellit. Struktura ramsdellitu je tvofena
dvojitymi fetézci propojenymi v rozich tak, ze dévaji vzniknout tunelim s obdélnikovym prafezem
(obr. 2b). Tunely jsou obvykle prazdné, ale mize se zde vyskytovat mensi mnozstvi vody, sodiku
a vapniku. Ramsdellit se Casto objevuje spolu s pyroluzitem jako sekundarni mineral v loziskach
manganu (Anthony a kol., 1997; Post, 1999).

Nsutit je dal$im minerdlem s chemickym vzorcem MnO,. Chemické analyzy ukazuji na pfitomnost
iontd Na, Ca, Mg, K, Zn, Ni, Fe, Al a Si a piiblizn€¢ 2 az 4 hm. % vody v tunelech. Jedna se
o sekundarni mineral, ktery bézn¢ vznikd oxidaci minerall na bazi uhli¢itan a krystalizuje
v hexagonalni soustavé (Anthony a kol., 1997; McKenzie, 1989; Post, 1999).

Do mineralti skupiny hollanditu patii hollandit, kryptomelan, coronadit a manjiroit. Jejich slozeni
muizeme zapsat vzorcem RggisMnsOj, kde R = Ba, Pb, K nebo Na. Strukturu tvoii oktaedry



pospojované do dvojitych fetézcl, mezi kterymi vznikaji tunely ¢tvercového priifezu. Na rozdil od
pyroluzitu ma prufez délku strany rovnou délce dvou stran oktaedrii (obr. 2¢). Oktaedry mohou
obsahovat OH skupinu, kationtové vakance a také v nich mize dochézet k substitucim Mn*" za Mn’*
nebo Mn*". Na zakladé¢ kationtu pievladajiciho v tunelu rozliSujeme jednotlivé mineraly. V hollanditu
pfevlada iont Ba, v kryptomelanu K, v koronaditu Pb a v manjiroitu Na. Krystaly minerali této
skupiny jsou typicky jehlicovitého tvaru (Frenzel, 1980; McKenzie, 1989; Post, 1999).

D

E

Obr. 2: Znazornéni krystalové struktury a) pyroluzitu, b) ramsdellitu, ¢) hollanditu, d) romanéchitu
a e) todorokitu (Post, 1999).

Hollandit je mineral se slozenim Ba, Mns,(O16.OHy), kde y je 0,9 az 1,1, z je 0,1 az 0,5 a x je 0,4 az
0,6. Mlizou zde probihat substituce Mn*" a Fe** za Mn*, piipadné K nebo Pb za Ba. Hollandit ma
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Sedou az Cernou barvu. Vyskytuje se jako primarni mineral v kontaktnich metamorfnich rudach
manganu nebo jako produkt zvétravani. Kryptomelan a coronadit jsou mineraly krystalizujici
v monoklinické soustave. Kryptomelan ma Sedou barvu a barva coronaditu se pohybuje od tmave Sedé
k ¢erné. Coronadit miizeme nalézt jako primarni mineradl v hydrotermalnich Zzilach, pfipadné jako
sekundarni minerdl vznikajici v oxidacnich zondch nad manganonosnymi horninami. Manjiroid
krystalizuje v tetragonalni soustave, jeho barva je tmavé hnédoSeda a vyskytuje se v oxidacni zéné
metamorfovanych lozisek manganu (Anthony a kol., 1997; Post, 1999).

Dalsim zastupcem skupiny oxidii manganu s tunelovou strukturou je romanéchit. Slozeni tohoto
mineralu mizeme zapsat jako BagsMnsO-1,34H,0. Strukturu tvoii dvojité a trojité fetézce oktaedrt
s tunely obdélnikového prifezu (obr. 2d). V téchto tunelech jsou v poméru 1:2 piitomny kationty
barya a molekuly vody (Post, 1999). Romanéchit se mize také vyskytovat jako hlavni slozka
poustniho laku (Anthony a kol., 1997).

Todorokit, v literatufe téZ nazyvan 10A-manganit, je mineral b&zny v terestrickém i marinnim
prostiedi, ktery krystalizuje v monoklinické soustave. Jeho struktura je zndzornéna na obr. 2e, trojité
fetézce oktaedrtl vytvati tunely o §ifce tii hran oktaedri. Casto byva jednim z hlavnich mineral
oceanskych konkreci a je také diilezitou fazi pfitomnou v Mn povlacich a dendritickych utvarech
(Anthony a kol., 1997; McKenzie, 1989; Post, 1999).

3.1.2 Oxidy s vrstevnatou strukturou

V piipad¢ oxidd s vrstevnatou strukturou jsou oktaedry MnOg uspotfadany tak, ze vytvareji vrstvy.
V prostorach mezi vrstvami byvaji pfitomny molekuly vody a rizné kationty (Post, 1999). Do této

skupiny fadime birnessit, vernadit, ranciéit, buserit a lithioforit.

V chemizmu pldy a podzemni vody hraji vyznamnou roli mineraly skupiny birnessitu. Tyto mineraly
maji chemicky vzorec (Na,Ca,Mn)Mn;0,4-2,8H,0. V mezivrstevnich prostorach jsou vazany ionty Na,
Ca a dvojmocny Mn. Mineraly této skupiny se vyskytuji nejen v piid¢, ale také jako poustni lak nebo
na oceanském dné v manganovych nodulich. V piirod¢ zastoupeny birnessit byva jemnozrnny a Spatné
krystalicky. Tyto mineraly snadno vstupuji do oxidacné-redukcnich reakei a castni se procest iontové
vymény (McKenzie, 1989; Post, 1999).

Chalkofanit (ZnMn3;07-3H>0) je Castym produktem zvétravani v loziskach manganu. Jeho struktura
sestava z vrstev oktaedri MnQOs, které jsou od sebe vzdaleny piiblizn€ 0,7 nm. V mezivrstvi se nachazi
skupina OH a molekuly vody. V oktaedrech neni vzdy jedno z Sesti mist obsazeno, nad a pod témito
vakancemi se nachazi ionty Mn*" a Mn*" (McKenzie, 1989; Post, 1999).

Vernadit (MnO,'nH,O) je minerdl krystalizujici v Sesterecné soustavé. Muze vznikat zvétravanim

jinych oxid manganu, karbonati a silikatti nebo ¢innosti bakterii (Anthony a kol., 1997).

3.1.3 Nizsi oxidy
Jako tzv. niz§i oxidy manganu oznacujeme oxidy, ve kterych se Mn objevuje v niz§ich oxidac¢nich

stavech, jako trivalentni nebo divalentni. Z této skupiny se v ptdach nejcastéji vyskytuje manganit

a hausmannit.
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Chemicky vzorec manganitu je MnO(OH). Mineral krystalizuje v jednoklonné soustavé a obsahuje
trivalentni mangan (Frenzel, 1980; www.mineral.cz). Jeho barva se pohybuje od tmavé oceloveé Sedé
po cernou (www.mineral.cz). MiZze tvofit sloupcovité krystaly, avSak Castéji se vyskytuje v podobé
zrnitych, vlaknitych a celistvych agregatl a hliz. Z hlediska t€Zby nerostnych surovin jsou vyznamna
prevazné jeho sedimentarni loziska, ale krystalizuje také z teplych roztokii (www.velebil.net). Jedna se
o pomeérné hojny mineral, nicméné ziidkakdy byva dobie krystalicky (Anthony a kol., 1997).

Hausmannit (Mn;O4) je mineral tmaveé hnédé az Zelezné€ Cerné barvy (Anthony a kol., 1997). Mize
krystalizovat v soustavé tetragonalni nebo kubické (Frenzel, 1980, www.mineral.cz). Mangan se
v ném vyskytuje ve form¢ divalentni a trivalentni (McKenzie, 1989). Hausmannit ¢asto vznika jako
primarni mineral v hydrotermalnich Zilach, nebo také metamorf6zou hornin obsahujicich mangan a
zelezo (Anthony a kol., 1997).

Ve strukturdach manganitu i hausmannitu mtize dochézet k substitucim, napf. Zn**, Fe*" a Mg** mize
nahrazovat Mn*, Fe’* substituuje za Mn®" (Frenzel, 1980).

3.2 Funkce oxyhydroxidi manganu v pudé

Oxyhydroxidy manganu vyskytujici se pfirozen¢ v pude€ zastavaji dulezitou ulohu v pldnim
ekosystému. Pro rostliny jsou zdrojem manganu jakozto prvku nezbytného pro fotosyntézu a hraji roli
v ptirozené atenuaci kontaminantti (Feng a kol., 2007; Post, 1999; web2.mendelu.cz).

Rada jejich vlastnosti jim umoziuje byt dobrymi sorbenty toxickych kovi. Maji strukturu, ktera
snadno pfijima ionty, v pudé vétSinou tvofi relativné malé Castice s velkym specifickym povrchem
anavic maji v padnim prostfedi obvykle siln¢ negativni povrchovy naboj. Ten je zéavisly na pH,
pti¢emz bod nulového naboje (pH,.) se pohybuje v rozmezi od 1,5 u birnessitu do 4,6 u hollanditu
(McKenzie, 1989).

Oxyhydroxidy manganu se ucastni kationtovych vyménnych i oxida¢né-redukénich reakci. Ovliviluji
tak chemismus piid a padnich roztokd. Diky svym pfiznivym sorpénim schopnostem maji vliv na
dostupnost nutri¢nich prvki, jako napt. fosforu. Zachytdvaji toxické kovy i organické a jiné polutanty.
Také ovliviyji formu, ve které se tyto kontaminanty v pid¢ vyskytuji, a tim i jejich toxicitu (Feng
akol., 2007; Post, 1999).

Ionty mohou byt oxyhydroxidy manganu sorbovany na povrch, do tunelti ve struktufe i do prostoru
mezi vrstvami (McKenzie, 1989).

4. INTERAKCE OXIDU MANGANU S TOXICKYMI KOVY A POLOKOVY

Nasledujici text shrnuje vysledky studii zameétenych na schopnosti oxidi manganu sorbovat a oxidovat
kovy a polokovy vyskytujici se jako kontaminanty v pudé. Testy byly zpravidla provadény na
syntetickém birnessitu, todorokitu a kryptomelanu.

Pro oxidy manganu jsou z hlediska vyuziti pfi dekontaminaci ptd klicové jejich sorpéni schopnosti.
Pti porovnani syntetizovanych oxida (birnessitu, todorokitu, kryptomelanu a hausmannitu) z hlediska
jejich schopnosti sorbovat toxické kovy, byla nejvyssi sorpéni kapacita pozorovana u birnessitu,
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toxickych kovl na syntetické oxidy Mn. Kovy se na jednotlivé materidly sorbovaly v nasledujicim
potradi: Pb > Cu > Zn > Co > Cd u birnessitu, Pb > Cu > Cd = Zn > Co u kryptomelanu, na todorokit
v pofadi Pb > Cu > Co > Cd > Zn a na hausmannit Cu > Pb > Co = Zn > Cd (Feng a kol., 2007). Ve
vétSing piipad zachytdvaji oxidy mnohem vétdi mnozstvi Pb?>" nez ostatnich kovi. Wang a kol.
(2012a) jev zduvodiuji tim, Ze zatimco ostatni ionty vstupuji pfevazné do mezivrstevnich prostort, Pb

se vaze jak do mezivrstvi, tak na povrch sorbentt.

kryptomelan
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Obr. 3: Izotermy pro sorpci kovil na syntetizované oxidy Mn pii teploté 25 °C a pH 4,5 (Feng a kol., 2007).

4.1 Sorpce olova

Studie zabyvajici se interakci olova s oxidy manganu zaznamenaly piiznivé sorpéni schopnosti

a zaroven zavislost sorpce Pb na fad¢ faktort.

Mnozstvi sorbované¢ho Pb je ovlivnéno vlastnostmi oxidu i podminkami, za kterych sorpce probiha.
Obecné plati, ze s rostoucim specifickym povrchem oxidii Mn roste schopnost sorbovat ionty Pb.
Nicméné roli hraje také krystalovd struktura a primérny oxida¢ni stav Mn v oxidu. O'Reilly
a Hochella (2003) popsali efektivnéjsi sorpci olova na oxidy s vrstevnatou strukturou, v porovnani
s oxidy se strukturou tunelovou. K tomu dochazi diky vyse zminénému jevu, sorpci olova jak na
povrch oxidu, tak do prostorti mezi vrstvami. Toto pozorovani je v souladu se studii autori Kang a kol.
(2011), kteii zkoumali pritbéh sorpce Pb** na syntetické oxidy manganu s inkorporovanymi ionty —
birnessit s inkorporovanym K, oxid s tunelovou strukturou s iontem Mg** a birnessit s H". Vysledky
ukazuji, ze Pb se sorbuje na povrch oxidl, ale také nahrazuje inkorporované ionty mechanismem
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iontové vymény. Autofi zaroven pozorovali, Ze navzdory svému mensimu specifickému povrchu
aniz§i hustoté pord, sorboval K-birnessit vice olova nez oxid tunelové struktury s inkorporovanym
iontem Mg*". Tento rozdil je vysvétlovan pravé strukturou pfiznivou pro sorpci olova (Kang a kol.,
2011).

Zhao a kol. (2009) zdokumentovali zavislost mnozstvi sorbovaného Pb*" na primérném oxidaénim
stavu Mn (AOS) v syntetickém birnessitu. S rostoucim oxida¢nim stavem Mn narlistd mnoZstvi
sorbovaného olova, zvySeni AOS z 3,49 na 3,89 odpovida nariist nasorbovaného mnozstvi Pb**
z 500 na 1 814 mmol/kg. Pozornost byla vénovana i iontim uvolfiovanym do roztoku. Pfi sorpci Pb*
se uvoliuji K, H" a Mn*" nasorbované piedtim na vakantni pozice. S rostoucim AOS manganu se
z birnessitu uvoliiuje méné Mn** a pii vysokém AOS k jeho uvoliovani tém&F nedochazi. Pii
remediaci pid pomoci birnessitu s vysokym AOS by tedy nemélo dochéazet k dodatecné kontaminaci

ionty Mn.

Prtabéh sorpee je také ovlivitovan prostfedim, v kterém sorpce probiha. Zavislost na pH je zptsobena
kompetici mezi Pb*" a H' (Villalobos a kol., 2005). Fan a kol. (2005) popisuji pokles sorpce olova na
hydratované amorfni oxidy manganu s rostouci iontovou silou roztoku (test byl realizovan v rozmezi

iontové sily od 107 do 10" dané koncentraci elektrolytu NaNOs).

Chemicka stabilizace kontaminované pidy oxidy Mn mize byt podpofena soucasnym plisobenim
latek obsahujicich fosfor. Vétsiho snizeni biodostupnosti Pb v znecisténé pudé bylo dosazeno aplikaci
kryptomelanu spolu se slouceninami P. Kombinace superfosfatu a oxidi manganl navic snizuje
i obsah biodostupného Mn (Hettiarachchi a kol., 2000).

Reakce probihajici na povrchu oxidi a v mezivrstevnim prostoru popisuji Villalobos a kol. (2005)

rovnicemi (1) a (2):
(Mn,0);Pb° + 3H" —3Mn,OH"*" + Pb*" @)
(Mn-OH),PbOH"** + 3H" —2Mn-OH,**" + Pb*" + H,O 2)

Schopnost oxidu Mn imobilizovat Pb pfimo v kontaminovanych ptdach a dtlnich odpadech testovali
Hettiarachchi a kol. (2000). Jako sorbent pouzili synteticky kryptomelan se specifickym povrchem
90,3 m?*/g a méfili pokles biodostupného Pb. Pro efektivni remediaci stacilo do vétSiny
kontaminovanych materiald pridat 2 500 mg kryptomelanu na 1 kg pidy nebo dilniho odpadu,
nejvyssi hmotnost kryptomelanu nutné pro uc¢innou remediaci byla 5 000 mg/kg (Hettiarachchi a kol.,
2000).

Schopnost oxidit manganu a oxida Zeleza sorbovat Pb porovnava studie O'Reillyho a Hochelly (2003).
Autori pro toto porovnani vybrali birnessit, kryptomelan a pyroluzit a jako zastupce oxidli Zeleza
akaganeit (FeOosOH, ,Clo>), ferrihydrit (FesOHg-4H,0O), hematit (a-Fe,Os) a goethit (a-FeOOH). Jak je
mozné vycist z grafu na obrazku 4, az nékolikanasobné vétsi mnozstvi Pb bylo sorbovano na oxidy

manganu, pficemz nejefektivnéjsim sorbentem prezentovaném v dané studii se jevi birnessit.
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Obr. 4: Porovnani Gi¢innosti sorbentti pro sorpci Pb. Celkova priimérna sorpce v umol/m? (normalizovano na
BET povrch pevné latky) po prichodu 119,8 ml roztoku reaktorem. Chybové tisecky znaci smérodatnou
odchylku. Bilé a Sedé sloupce odlisuji elektrolyt, ve kterém byly studie provadéné (O'Reilly a Hochella, 2003).

4.2 Sorpce médi

Maximalni sorpéni kapacita testovana na syntetické obdob¢ birnessitu (3-MnQO,) pii pH 6 odpovida
0,72 mol Cu/mol Mn. Pfi sorpci na tento oxid dochazi k uvoliiovani Mn** do roztoku (Pefia a kol.,
2015).

Selektivitu sorpce Cu, Ni a Cd na oxidy s tunelovou strukturou zjistovali autofi Pakarinen a kol.
(2010). Na sorp¢ni mista se prednostné vaze Cu, naopak byla zjisténa mnohem slabsi afinita pro Ni
a Cd. Maximalni sorp¢ni kapacita pro dva rizné oxidy odpovidala 0,9, respektive 1,3 mmol/g. Sorpéni
kapacita a kinetika sorpce navic nebyly ovlivnény piitomnosti Ca** a Mg** v roztoku, zvySeny obsah
téchto iontll v kontaminovaném prostiedi by tedy nemél ovlivnit schopnost sorbentu vazat toxické
kovy (Pakarinen a kol., 2010).

4.3 Sorpce kadmia

Zaman a kol. (2009a) zjist'ovali sorpéni schopnosti B-MnO, o specifickém povrchu 83,5 m?*/g. Sorpci
Cd** popsali pomoci nasledujicich rovnic:

=MnOH + Cd* — =MnOCd" + H* 3)
=)MnOH + Cd* — =(MnO),Cd + 2H* (4)

Sorpce Cd*" na oxidy Mn je vyznamné ovlivnéna pH. V rozmezi hodnot pH 3 az 7 nartistd schopnost
B-MnO, sorbovat Cd** (obr. 5), pfi vysSich hodnotach pH pak ziistava konstantni.
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Obr. 5: Sorpéni izotermy, vliv pH na sorpci Cd*" na B-MnO, v piitomnosti fosfatd, a) pfi T = 20 °C, b) sorpce pfi
T =30 °C (Zaman a kol., 2009a).

Sorpci Cd** miZe zrychlit pfitomnost fosfatd, které tvoii s MnO, komplexy s vnitini (rovnice 5, 6)

a vnéjsi sférou (7, 8).

MnOH + H,PO; —MnH,PO, + OH- (5)
2MnOH + HPO,* —Mn,HPO, + 20H" (6)
MnOH + H;'O + H,POs —MnOH,"...H,PO, + H,0 (7)
2MnOH," + HPO,> —(MnOH),>"... HPO.* (8)

Kadmium se za piitomnosti fosfatd sorbuje na oxidy Mn v podobé komplexti vazicich se ptres kov
nebo pies ligand. Zplsob sorpce je ovlivnén hodnotami pH, za nizSich hodnot dochazi k vazbé ptes
fosfatovy anion (rovnice 9, 10 a 11), za vyssich hodnot ptes kov (12) (Zaman a kol., 2009a).

=MnOH + Cd** + H,PO; — =MnOCdH,PO, + H+ )
=MnOH + Cd*" + HPO,> — =MnOHCdHPO, (10)
=MnOH + CdH,PO;" — =MnOCdH,PO, + H (11)
=MnOH + HPO,* + Cd* —=MnHPO,*Cd** + OH (12)

Procesy sorpce Cd na nanoporézni oxidy Mn za pfitomnosti iontd Ca** a Mg®* se zabyvali Parakinen
akol. (2010). Stejné& jako v pfipadé Cu nebyl zjistén vyrazny vliv piitomnosti Ca** a Mg** iontd na
mnozstvi sorbovaného Cd. Pfi remediaci vod s vysokym obsahem Ca a Mg by tedy odstranéni Cd
nemeélo byt komplikovano kompetici téchto kationti (Parakinen a kol., 2010).

Sorpce je také ovlivnéna teplotou. Pfi hodnotich pH od 3 do 6 narlsta se zvySujici se teplotou
sorbované mnozstvi Cd* na MnO, (obr. 6). Tento trend ale nebyl pozorovén pfi pH > 7 (Zaman a kol.,
2009a).
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Obr. 6: Linearizovana Langmuirova izoterma sorpce Cd*' na B-MnO, v piitomnosti slou¢enin fosforu pii pH 6
(Zaman a kol., 2009a).

4.4 Sorpce a oxidace chromu

Sorpce chromu na oxidy manganu byla potvrzena napt. studii Landrota a kol. (2012). Chrom se mtize
na povrch oxidl vazat ve své trojmocné formé (jako komplex s vnitini sférou) i Sestimocné (komplex
s vn&jsi sférou). VEtsi afinitu k sorpci na birnessit prokazuje jeho trojmocna forma (Landrot a kol.,
2012).

Nepftiznivym faktorem je schopnost oxidd manganu oxidovat Cr(Ill) na Cr(VI), vice mobilni a vice
toxickou formu. Dai a kol. (2009) studovali oxidaci Cr(IIl) na povrchu birnessitu (3-MnO»). Pfi reakci
probihajici pfiblizné 300 minut bylo v suspenzich o koncentracich Cr(IlI) 500, 1 000, 2 000
a3 000 uM oxidovano 42 %, 55 %, 71 % a 83 % pocatecni koncentrace Cr (Dai a kol., 2009).
Schopnost oxidovat Cr(Ill) je ovlivnéna sloZzenim oxidu, jeho krystalinitou a specifickym povrchem.
V porovnani ¢ty syntetickych oxidd Mn vykazuje nejvys$i oxida¢ni schopnost birnessit
(1 330 mmol Cr(Ill)/kg), poté kryptomelan (422,6 mmol/kg), nasleduje todorokit (59,7 mmol/kg) a
poté hausmannit. Nejniz§i schopnost oxidovat Cr(IlI) projevuje hausmannit pravdépodobné diky
svému malému specifickému povrchu (Feng a kol., 2007).

Pribéh oxidace zalezi také na pH podminkach prostiedi, které ovliviiuji povrchovy naboj sorbentu.
V extrémné kyselych podminkach ma povrch oxidu kladny povrchovy néboj, ktery odpuzuje Cr(I1I),
ktery se v téchto podminkach v roztoku vyskytuje pievazné ve formé kladné nabitych Castic, a tim
brani jeho oxidaci. Pti zaporném povrchovém naboji se Cr(IIl) snadno vaze na povrch a je nasledné
oxidovan (Feng a kol., 2007). Na druhou stranu dochazi za vysSich hodnot pH ke komplexaci a srazeni
Cr(IIl) ve form¢ Cr(OH)s. Dai a kol. (2009) porovnavali oxidaci chromu v roztocich s hodnotami pH
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4,5 a 6.V kyselejsich podminkach v roztoku pievlada volny iont Cr*" a komplex CrOH*, za vy$ich
pH se Cr*" v roztoku nachazi jako Cr(OH);° a [Cr(OH)4]", coZ jsou formy, které hiife podléhaji oxidaci.

Pravé kvuli tomuto jevu byla pozorovana vyssi koncentrace oxidované formy za nizsich hodnot pH.

V pribéhu oxidace je zarovei do roztoku uvolfiovan Mn*". Uvolnéné ionty Mn** se miZou
readsorbovat na zaporn¢ nabity povrch mineral. K tomu dochazi pii pH vyssich nez bod nulového
naboje (ZPC), tj. pH 1,75 u birnessitu, 2,10 u kryptomelanu a 3,50 u todorokitu, zatimco pii pH < ZPC
zistdva Mn*" v roztoku. Vazba iontd manganu na sorpéni mista oxidu brani dalsi oxidaci Cr(III) (Dai a
kol., 2009). Vice Mn** uvoltiuji do roztoku tzv. ,,niz8i* oxidy manganu. Korelace mezi mnozstvim
oxidovaného chromu a desorbovaného manganu je zachycena v grafu na obrazku 7 (Feng a kol.,

2007).
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Obr. 7: Vztah mezi mnozstvim uvolnéného Mn*" a Cr** oxidovanym syntetickymi oxidy manganu (Feng a kol.,

2007).

Novym tématem v sorpcnich studiich je aplikace nanovladken odpovidajicich svym sloZzenim a-MnO,
(obr. 8). Jejich schopnost odstrafiovat Cr(VI) z kontaminovanych vod popsal Qusti (2014). U tohoto
materidlu pozoroval nartst efektivity sorpce Cr(VI) spolu s klesajicim pH a klesajici teplotou.
Nejvyssi hodnota maximalni sorpéni kapacity pro Cr(VI) 15,2 mg/g byla zjisténa pii pH 2 a teploté
10 °C (Qusti, 2014).
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Obr. 8: Fotografie nanovlaken oxidu manganu potfizené skenovacim elektronovym mikroskopem (Qusti, 2014).

4.5 Sorpce a oxidace arsenu

Arsen se v padiach vyskytuje ve dvou oxidaénich stavech, jako trojmocny (AsOs*)
a pétimocny (AsO4*). Na povrchu oxidi manganu miize probihat sorpce arsenu a jeho oxidace, kdy
As* je oxidovan na As®’, méné toxickou a méné& mobilni formu (Jones a kol., 2012; Lafferty a kol.,
2010a).

Lafferty a kol. (2010a) studovali prib¢h sorpce As na syntetickou formu birnessitu. Sorpce probiha ve
dvou fazich, kdy po rychlém néstupu reakce, trvajici zhruba dvé hodiny, nésleduje jeji zpomaleni.
Béhem sorpce je do roztoku uvoliovan dvojmocny mangan. Zpomaleni zachytu As autofi zdtvodnuji
sorpci Mn**, kterd v pocatecni fazi nebrani As sorbujicimu se na povrch, protoze vstupuje do vakanci

18



ve struktufe birnessitu. Pozdg&ji se viak Mn** vaZe i na reaktivni mista na povrchu oxidu, ¢imz sorpci
As zpomaluje (Lafferty a kol., 2010a).

Zhang a kol. (2012) zdokumentovali nartist sorpce As*" se zvySujici se hodnotou pH, s maximem
okolo pH 8,8 (Zhang a kol., 2012). Desorpce arsenu z povrchu oxidu manganu pfi snizeni pH z 7,2 na
5,8 byla pozorovana na syntetickém 6-MnO, se specifickym povrchem 273,5 m?/g. Desorpce byla
rychlej$i pfi plisobeni bakterii Agrobacterium tumefaciens a Pseudomonas fluorescens. Autofi
predpokladaji, Zze k uvoliiovani arsenu do roztoku by mohlo dochazet kvili pasivaci povrchu
dvojmocnymi a trojmocnymi ionty manganu a také polymerickou latkou s fosfatovymi funkénimi
skupinami, kterou bakterie produkuji. Vazbou polymerické latky produkované bakteriemi na sorpcni
mista oxidu je zaroven zpomalovana sorpce arsenu (Jones a kol., 2012).

Z hlediska remediace kontaminovanych ptd je také vyznamna schopnost oxidi Mn ménit oxidacni
stav arsenu. Oxidace As™ je komplexni reakce, pravdépodobné probihajici nékolika cestami soucasné.
Lafferty a kol. (2012a, b) navrhuji ¢tyfi rGzné rovnice popisujici pribéh oxidace. Rovnice ¢. 13
popisuje oxidaci na reaktivnim mistu s Mn(IV), kde As*" se oxiduje na As*" za souc¢asného uvolnéni

iontu Mn*",
>Mn'"" - OH + H;As"Os(aq) — Mn'(aq) + HAs"O,*(aq) + 3H" (13)

Oxidace arsenu mize také probihat jako reakce As(IIl) se dvéma reaktivnimi misty Mn(IV) (rovnice ¢.
14).

2(>Mn"- OH) + H3As"0s(aq) + H,O — 2(>Mn"- OH,) + HAs"0,*(aq) + 2H" (14)
Dal8i moznou cestou je oxidace As(III) na reaktivnich mistech Mn(I1I) a Mn(IV) (rovnice ¢. 15).
>Mn" - OH +>Mn" - OH, + H;As"Os(aq) — Mn'(aq) + >Mn" - OH, + HAsYO,*(aq) + 3H" (15)

Nasledujici rovnice (16) pak popisuje reakci As(Ill) s dvéma reaktivnimi misty Mn(Ill) za vzniku

dvou iontli Mn(II) a hydrogenarseni¢nanu.
2(>Mn" - OH,) + H;As™Os(aq) — 2Mn"(aq) + HAsYO,*(aq) + H,O + 4H" (16)

Prubéh oxidace As(IIl) pfi reakci 100 pM roztoku As(IIl) s 6-MnO, v prutokovém reaktoru popisuji
Lafferty a kol. (2010a, b). Roztok prochézel za stdlého michani nddobou s oxidem manganu (1 g/l).
Pritok 1 ml/min byl udrzovan peristaltickou pumpou a v roztoku opoustéjici reaktor byly méieny
koncentrace As(IIl) a As(V). Oxidace probihala béhem prvnich hodin rychle a vSechen prochézejici
As(III) byl oxidovan na As(V). Po této dob¢ se reakce zpomalila a v roztoku, ktery prosel reaktorem,
se zacal objevovat trojmocny arsen (Lafferty a kol., 2010a; Lafferty a kol., 2010b).

Vlivem pfitomnosti bakterii na oxidaci As se zabyva studie Jonesové a kol. (2012). Oxidace je
urychlovdna piftomnosti bakterii, které se na oxidaci podili. Ionty Mn*" a As’* se zp&tn& vazi na
reakéni mista oxidu, a tak po 80 minutach nastdva zpomaleni zpocatku rychlé reakce (Jones a kol.,
2012). Oxidace As* na oxidy manganu je mozné usnadnit piitomnosti goethitu. Vznikajici As®* se
sorbuje na volnd mista na povrchu oxidu Zeleza, a tak nezptisobuje pasivaci reakénich mist (Parikh
akol., 2010). K stejnému zaveéru dospéli i autofi Ying a kol. (2012), ktefi testovali spoluptisobeni
birnessitu a goethitu (Ying a kol., 2012). Pfi zvazovani uplatnéni oxidi manganu pfi oxidaci As** na
mén¢ toxickou formu je nutné vzit v ivahu podminky, v jakych mé remediace probihat. Oxidaci mtze

vyznamn¢ zpomalit napf. pfitomnost bakterii nebo slouc¢enin fosforu (Parikh, 2010).
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Dalsimi materialy, u kterych se uvazuje pouziti pro sorpci a oxidaci As, jsou binarni oxidy Fe-Mn.
Sorbent na bazi binarnich oxidl pfipraveny Zhangem a kol. (2007) vykazuje vysoky specificky povrch
(265 m?/g). Mangan v ném pievazuje ve formé Mn’" a Mn*. Bylo zji§téno, ze sorbent efektivné
odstranuje As z kontaminovanych vod pfi pH 6,5 az 8,5 a maximalni sorpcni kapacita odpovidala
1,77 mmol As**/g a 0,93 mmol As*'/g (Zhang a kol. 2007).

Efektivitou sorpce za riznych pH se také zabyva studie autord An a Zhao (2012). Nanocastice
amorfhnich bindrnich oxidit Mn-Fe sorbuji arsen v jeho trojmocné i p&timocné podobé. Sorpce As** je
v porovnani s As” vice zavisla na pH. Nejefektivnéji probiha v rozmezi hodnot pH od 5 do 9. Pfi pH
vy$38im nez 5 probiha snadné&ji sorpce As™, pfi pH niz§im neZ 4 se naopak sorbuje vice As** (An a
Zhao, 2012). Na pribéh sorpce také piisobi pfitomnost dalSich latek v roztoku. Ionty Ca** podporuji
sorpci As™ i As®* na povrch binarnich oxid Fe-Mn, zv1ast’ pii vy$8ich hodnotach pH. Tento jev miZe
byt vysvétlen sorpci iontli Ca** na povrch oxidd, diky ¢emuZ se zvysi jeho naboj, ktery umoziiuje
snadnéj$i vazbu anionti. Dal$im moznym vysvétlenim je precipitace pevnych slouCenin typu
CaHAsO4 nebo Cas(AsO,). Naopak ptitomnost huminovych kyselin v roztoku nepatrné snizuje sorpéni
schopnosti studovanych oxida.

Nezanedbatelnou roli hraje pomér Mn/Fe v binadrnich oxidech. Autofi Zhang a kol. (2007) pozorovali
nejvyssi maximalni sorpéni kapacitu pii poméru 1/6 pro As®" a 1/3 pro As** (60 mg/g a 114 mg/g).
Sorpéni izoterma pak nejlépe odpovidala Freudlichovu modelu.

4.6 Sorpce a oxidace antimonu

Oxyhydroxidy manganu vykazuji také schopnost sorbovat a ménit oxida¢ni stav Sb. Xu a kol. (2011)
naméfili maximalni sorpéni kapacitu pro Sb u MnO, (specificky povrch 117 m?/g) odpovidajici
810 umol/g. Interakci Sb a syntetického manganitu (y-MnOOH) se zabyva prace Wang a kol. (2012b).
Autoti popisuji prubéh reakce rovnici €. 17, kde Sbqq predstavuje koncentraci Sb(V) v roztoku,

Mn-OHg, dostupna sorpéni mista sorbentu a Mn-Sby, koncentraci antimonu v pevné fazi.
Sb(aq) + Mn-OH(S) —>Ml'l-Sb(s) (17)

V této studii byl také zdokumentovan vliv teploty a hodnot pH na pribéh sorpce. Mén¢ antimonu se na
synteticky manganit vaze za vyssich teplot, jeho sorpéni kapacita klesa s rostoucim pH (pfi pH 3 byla
nameétena hodnota 784 umol/g, pfi pH 9 pak 635 pmol/g). Sorpcni izotermy za rtiznych hodnot pH
jsou uvedeny na obr. 9. Porovnani sorp¢ni kapacity manganitu s dal§imi sorbenty ukazuje tabulka 2.
Autofi také pozorovali kompetici aniontt (kfemicitanu, PO, CO;* a SO4*) s antimonem na sorp&nich

mistech, nicméné vliv téchto specii nebyl zaznamenan (Wang a kol., 2012b).

Kromé& sorpce antimonu dochéazi na oxidech manganu také k oxidaci Sb** na méné& toxickou formu
Sb>*. Mozny pribéh reakce Sb’* s oxidy Mn muZe probihat ve &tyfech krocich. V prvnim kroku
probih4 sorpce antimonu a formace povrchovych komplexii s oxidy Mn*', v daldim kroku jsou
z antimonu na mangan pifeneseny dva elektrony, oxidovany antimon se poté desorbuje a nasledné
dochazi i k uvolnéni Mn*". Celkova povrchové-komplexa¢ni reakce pak mize byt zapsana rovnici
¢. 18:

MnO; + Sb(OH); + H:0 —Mn(OH), + H;SbO, (18)
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Obr. 9: Sorpéni izotermy Sb*" za riznych hodnot pH (plna &éra - Langmuirtiv model, pferuiovana ¢ara -
Freundlichtiv model) (Wang a kol., 2012b).

Za nizSich pH probiha tato reakce pomaleji, pravdépodobné kvili nizsi stabilité oxidd Mn v kyselych
podminkach (Belzile a kol., 2001). Priib&h koncentraci specii antimonu v roztoku b&hem oxidace Sb**
na Sb>" pomoci manganitu znazorfiuje graf na obrazku ¢.10 (Wang a kol., 2012b).

Tab. 2: Porovnani sorpcni kapacity manganitu s ostatnimi sorbenty. Sorpéni kapacity pro Sb jsou uvedeny
v umol/g (Wang a kol., 2012b).

sorbent Sb(I1I) Sb(V)
diatomit 289

MnOOH 160

FeOOH 45,0

AIOOH 33,0

goethit 500 + 65

Spiruline platensis 1,23 0,90
pisek z feky Haro 64,5
a-Fe,O, 57,5
huminové kyseliny 7,77
manganit 784,5
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Obr. 10: Koncentrace redox specii Sb v roztoku béhem reakce 38,7 uM roztoku Sb(III) se syntetickym
manganitem v koncentraci 600 mg/l (Wang a kol., 2012b).

5. AMORFNI OXID MANGANU (AOM)

Experiment zjistujici efektivitu chemické stabilizace kontaminované pady, ktery je predmétem této
diplomové prace, byl provadén za pouziti syntetizovaného amorfniho oxidu manganu (obr. 11).
Kationtovou vymeénnou kapacitu 34 meq/100 g a pH,,. 8,3 naméfili Della Puppa a kol. (2013).

Spot Magn Det WD —————— 200um Acc ot ot WD 20 pm
o S 0.0

0 160x SC 100

Obr. 11: SEM fotografie AOM (Della Puppa a kol., 2013).

Sorpéni testy ukazuji podobnou maximalni sorpéni kapacitu pro toxické kovy jako ma birnessit
a kineticky model sorpce odpovid4 pseudo-druhému tadu. Na rozdil od birnessitu je sorpce na AOM
vyrazn¢ ovlivnéna pH, s rostouci hodnotou byla zaznamenana vyssi schopnost sorpce. Pii pH 4,0 bylo
pozorovano nésledujici potadi afinity kovi k sorpci: Pb > Cu > Zn > Cd a pfti pH 5,5 pak Pb > Cu =
Cd > Zn. Na obrazku 12 je znazornéno porovnani sorpcnich izoterem AOM a birnessitu za riiznych

hodnot pH. U Cu, Cd a Zn byl zdokumentovan vyrazny narust sorpce s rostoucim pH, naopak u Pb
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neni tento trend tak patrny (Della Puppa a kol., 2013). Z vysledkd sorpcnich testd provedenych
Michalkovou a kol. (2014) vychazi maximalni sorp¢ni kapacita 2,24 mmol/g pro Cd, 0,52 mmol/g pro
Cu a4,02 mmol/g pro Pb. Ve srovnani s nanooxidy zeleza (nano-maghemitem y-Fe,Os; a nano-
magnetitem Fe;0,) probihd sorpce téchto kovii na AOM pomaleji, ale sorbuji se ve vét§im mnozstvi
(obr. 13) (Michalkova a kol., 2014).
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Obr. 12: Sorpéni izotermy Cu, Cd, Zn a Pb pro sorpci na AOM pfii a) pH 4 a b) pH 5,5 a na birnessit pfi
¢) pH 4 a d) pH 5,5 pti poméru S/L 1/500 (Della Puppa a kol., 2013).

Z hlediska stability je AOM vhodny pro vyuziti v neutralnich, ptfipadn€ slabé kyselych ¢i slabé
alkalickych ptidach. Pi dlouhodobém louzeni v ¢isté vodé v poméru pevné faze a kapaliny (S/L, solid-
to-liquid) 1/500 simulujici transport pérovou vodou bylo pozorovano rozpousténi ve dvou krocich. Po
20 hodinach dochazi k uvolnéni slabé vazaného Mn, druhy rozpoustéci krok pak nastava po
200 hodinach. Mangan uvolnény do roztoku odpovida rozpousténi 5,7 % ptvodniho obsahu amorfniho
oxidu manganu. Pfi poméru S/L 1/10 je AOM stabilnéjsi, rozpousténi nastava po piiblizné
10 hodinach, do roztoku se uvoliiuje 0,24 % manganu. Po 24 hodinach louzeni v Cisté vode (pfi
poméru 1/500) stoupa priimérny oxidacni stav Mn v oxidu z 2,52 na 3,04 (Della Puppa a kol., 2013).
Stabilita AOM je siln€ zavisla na pH a stoupa smérem k alkalickym podminkam. Pti louzeni po dobu
48 hodin v poméru S/L 1/10, s pH regulovanym pomoci kyseliny dusi¢né a hydroxidu sodného, se pfi
pH 3 uvoliiuje do roztoku pomérné vysoké mnozstvi mnozstvi manganu, odpovidajici 47 % Mn
ptitomného v AOM, oproti tomu pti pH 8 se rozpousti jen 0,14 % (Ettler a kol., 2015; Tomasova,
2013). Zavislost na pH byla pozorovana i pifi ulozeni AOM po dobu 90 dni v pudach o riznych
hodnotéach pH, pfi pH 4,2 doslo ke ztraté¢ hmotnosti 18 %, v neutrdlni zemédélské ptde jen 10 %.
Nejvetsi ztrata hmotnosti byla pozorovana béhem prvnich 15 dnt (Ettler a kol., 2014; Knytl, 2013).
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Na povrchu oxidli béhem interakce s vodou i ptdnimi roztoky se pii pH > 4 srazi Mn karbonat -
rodochrozit (MnCQO3), pti inkubaci AOM v piidach byla navic zdokumentovana precipitace mineralti
kutnohoritu (CaMn(COs),) a minoritniho scacchitu (MnCl,) (Ettler a kol., 2014; Ettler a kol., 2015;
Knytl, 2013; Michalkova a kol., 2014). Béhem inkubace oxidu manganu v pude byla zaznamenana
vysSi koncentrace rozpusSténého organického uhliku ve vyluhu, v porovnani s pidami bez AOM.
Pfi¢inou muze byt rozpousténi ptidni organické hmoty nebo také organickych poziistatkli po syntéze
oxidu (Della Puppa, 2014; Ettler a kol., 2014; Knytl, 2013; Michalkova a kol., 2014). Vlivem
pritomnosti AOM v pudé také lehce stoupa pH pldniho roztoku (Della Puppa, 2014; Ettler a kol.,
2014; Knytl, 2013).

Inkubace AOM (1 a 2 hm. %) v pudé kontaminované Pb a Cu byla provadéna po dobu 62 dnt
Michalkovou a kol. (2014). Po této dobé byl pozorovéan pokles Cu a Pb ve vyménné frakci na 43 %
respektive 13 % ve srovnani s plidou bez oSetfeni amorfnim oxidem. Zaroven byla pozorovana
zvySena mikrobialni aktivita, kterd byva obecné povazovana za dtikaz snizeni obsahu toxickych prvki.
V tomto ptipadé¢ je vSak mozné, Ze byla zplsobena vy$$im obsahem rozpusténého organického uhliku
(Michalkova a kol., 2014). Narist mikrobialni aktivity v pfitomnosti AOM zdokumentovali i Della
Puppa a kol. (2013).

Della Puppa ve své dizertacni praci porovnava efektivitu stabilizace kontaminantli pii riznych
pomérech AOM a kontaminovaného materialu. AOM byl inkubovan v kyselé ptidé¢ kontaminované
metalurgii Cu a nasledné byly provedeny louzici testy v dynamickych i statickych podminkach.
Béhem kolonovych testl snizila pfitomnost AOM koncentraci médi v roztoku, napt. pfi 1 % obsahu
AOM v pidée poklesla koncentrace Cu z 16,0 na 7,6 mg/kg. Nejvétsi retencni kapacity bylo dosazeno
pti obsahu AOM 0,1 %, tento pomer byl zjiStén jako ideélni jak pfi priicchodu €isté vody kolonou, tak
pti simulaci rhizosféry pomoci EDTA (Della Puppa, 2014). Pfi prichodu roztoku Cu kolonou byla
béhem prvnich 17 hodin experimentu zjiSténa lepsi retencni schopnost u AOM nez u (nano)oxida
zeleza (Michalkova a kol., 2014). V statickych podminkach (béhem nadobovych inkubacnich testt
v pudach) vykazoval nejvétsi imobilizaci toxickych kovi pfidavek 1 hm. % AOM, pokles koncentrace
toxickych kovi byl zaznamenan jak u vzorkl ptd historicky kontaminovanych, tak u pad, kde
probéehla simulace nové kontaminace pomoci pfidani roztokt Cu, Cd, Zn a Pb (Della Puppa, 2014).
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Obr. 13: Sorpéni izotermy a) Pb, b) Cd a ¢) Cu na (nano)oxidy pti pH 4,25 (Cu) a 5,85 (Cd a Pb) (n = 2).
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AOM: amorfni oxid Mn, Fe III: maghemit, Fe II, III: magnetit (Michalkova a kol., 2014).
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6. MATERIAL A METODIKA
6.1 Material
6.1.1 Pfiprava a charakteristika amorfniho oxidu manganu (AOM)

Syntéza amorfniho oxidu manganu (AOM) byla provedena na zékladé¢ modifikovaného protokolu
navrzeného Chingem a kol. (1997), uréeného pro syntézu birnessitu. Do 0,5 litru 0,4 M roztoku
manganistanu draselného (KMnOs) bylo ptidano 0,5 litru 1,4 M roztoku glukézy. Vysledna smés by
pak méla mit podobu ¢erveného koloidniho roztoku, ve kterém se po promichéni a ponechéni v klidu
tvofi hnédy gel. Suspenze byla nasledné prefiltrovana a za tcelem odstranéni zbylych reaktantt
promyta dvéma litry deionizované vody. Gel byl poté ususen pii pokojové teploté. Uprava protokolu
se od postupu navrzeném Chingem a kol. (1997) 1i8i ve vynechani zavére¢ného kroku, tj. zahfivani pii
teploté 400 °C (Della Puppa a kol., 2013). Obrazek 14 zachycuje prubch filtrace roztoku a vysledny
produkt syntézy, kterou provedli Loic Della Puppa a Martina Vitkova na Katedie
geoenvironmentalnich véd FZP CZU.

Specificky povrch AOM odpovida hodnoté 14,8 m*/g (bez degazace) nebo 157 m*/g (po degazaci pii
teploté 110 °C). M¢feni bylo provedeno BET metodou na pristroji Sorptomatic 1990 Thermo Electron
instrument (Thermo Fisher Scientific, USA). Primérny oxidacni stav Mn v AOM je 2,52 a odpovida
chemickému vzorci MnQO, 5 (Della Puppa a kol., 2013; Ettler a kol. 2015). Pfirozené pH oxidu,
zjisténé béhem meéfeni kyselinové a bazické neutraliza¢ni kapacity, odpovida hodnoté 7,12 (Ettler
akol, 2015; TomaSova, 2013). Zastoupeni jednotlivych zrnitostnich frakci je nasledujici:
<1 pm (3,28 %), 1-2.6 um (22,01 %), 2.6-5 pum (34,25 %), 5-10 um (28,69 %) a >10 um (11,77 %)
(Ettler a kol., 2015). V materialu mtze byt pfitomen hydratovany §tavelan Mn, pozlstatek po syntéze

vznikly pfeménou glukozy (Ettler a kol., 2014; Tomasova, 2013).

Obr. 14: a) Filtrace suspenze AOM, b) Vysledny produkt syntézy — amorfni oxid manganu (foto: Martina
Vitkova).
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6.1.2 Kontaminovana pida

Experiment s AOM byl proveden za ucelem testovani stabilizace kontaminované zemédélské pady
z lokality znecisténé emisemi z olovéné huté v oblasti Piibrami. TéZba rud kovi a jejich zpracovani
probihaly v zapadni ¢asti mésta po staleti, az do 70. let minulého stoleti. Moderni olovénd hut, od roku
1972 zpracovavajici olovény odpad, se nachazi pfiblizn¢ 2 km na severozapad od centra mésta
a sousedi s vesnicemi Lhota a Nové Podlesi (49°42.318" N, 13°58.690" E). V rozmezi let 1970 a 1982
se roéni emise pohybovaly mezi 200 a 400 tunami polétavého Pb. V roce 1982 byl nainstalovan
separator prachu a postaven komin o vy$ce 160 metri, coz vedlo ke snizeni vzdu$nych emisi Pb (pro
obdobi 1983-1989) na 15 az 36 tun za rok (Rieuwerts a kol., 1999, Ettler a kol., 2005).

Geologické podlozi oblasti tvofi prevazné sedimenty a metamorfity kambrického stari, btidlice
a piskovee, s Pb, Zn mineralizaci lokalizovanou zejména v zapadni ¢asti mésta (Rieuwerts a kol.,
1999).

Rieuwets a kol. (1999) mapovali kontaminaci pidy v okoli huti méfenim koncentraci toxickych kovii
olova, zinku, kadmia a médi ve vrchni vrstvé piidy (v hloubce 0-5 cm). Nejvyssi koncentrace byly
zjistény v lesnich ptdach severovychodné od huté (>50 000 mg/kg Pb; >20 000 mg/kg Zn;
>50 mg/kg Cd; a >2000 mg/kg Cu), pficemz oblast kontaminace zasahuje i do blizké vesnice Lhota.
Vysledky studie Ettlera a kol. (2005), zabyvajici se kontaminacemi olovem v této oblasti, potvrdily
vliv pfevladajiciho sméru vétru na rozmisténi znecisténi. V této studii byl také pozorovan rozdil mezi
koncentraci Pb v lesni a obd¢lavané padé (nejvice kontaminovana lesni ptda obsahovala
35300 mg/kg olova, zatimco v zemédélské pudeé nachazejici se v jeji blizkosti byla pozorovano
koncentrace 1233 mg/kg). Rozdil miize byt dan napf. tim, Ze vegetace v lesnim porostu zachytava

vice emisi prostfednictvim intercepce, nez je tomu v ptipadé vegetace rostouci na zemeédelské pude.

Pida pouzita pro experiment provedeny v této diplomové praci byla jiz diive charakterizovana v praci
Ettlera a kol. (2005). Dle Americké ptidni taxonomie (Soil Survey Staff, 1999) je klasifikovana jako
Inceptisol typu Typic Dystrudepts a podle World Reference Base jako dystricka kambizem (IUSS
Working Group WRB, 2014). Vlastnosti pidy a hlavni fyzikalné-chemické parametry shrnuje
tabulka 3. Hodnota pH byla naméfena 5,32 a hodnota kationtové vyménné kapacity (KVK) odpovidala
6,96 cmol+/kg. Zastoupeni zrnitostnich frakci je nasledujici: pisek 57,3 %, prach 32,7 % a jil 10,0 %
(Ettler a kol., 2005).

Vzorek ptdy byl odebran z orni¢ni vrstvy v kontaminované zemédélsky vyuzivané oblasti v hloubce
6-13 cm, odpovidajici Bw1 horizontu.

6.2 Experiment

Za ucelem zjisténi efektivity chemické stabilizace kontaminované zemédélské pidy pomoci AOM
byla provadéna inkubace po dobu dvou a Sesti mésict tak, ze 50 g pudy (frakce <2 mm) a 1 g AOM
(odpovidajici hmotnostni koncentraci 2 %) byly smichdny a umistény do 100-ml polyetylenové
lahvicky (P-lab, Ceska republika). Kazdé dva tydny byla piida homogenizovana promichanim a
zavlaZena deionizovanou vodou (MilliQ+, Millipore, USA) na 30 % retencni kapacity (water-holing
capacity; WHC). Experiment byl provadén ve dvou replikach. Zaroven byly provedeny inkubace pudy
bez piidavku stabiliza¢niho ¢inidla.
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Tab. 3: Vlastnosti pudy, v které byl inkubovan AOM (Ettler a kol., 2005).

jednotky hodnota jednotky hodnota
pH standardni jednotky 5,32 celkova koncentrace
KVK cmol/kg 6,96 As mg/kg 118 £2
Core % 1,79 Cd  mgke 4,98 £ 0,02
St % 0,02 Cu mg/kg 34,9+ 1,4
Pt g/kg 2,42 Sb mg/kg 48,9 + 0,59

Pb mg/kg 1100 £19

zrnitostni frakce Zn mg/kg 294 £7
pisek % 57,3 Mn mg/kg 1830 +101
prach % 32,7 Fe mg/kg 20 800 £990
jil % 10,0

oxalatové-vymeénné Fe, Al, Mn

Fe g/kg 2,61
Al g/kg 1,2
Mn g/kg 1,21

6.2.1 pH-staticky louzici test

Na takto oSetfenych vzorcich pidy (po 2 a 6 mésicich inkubace) a na pudé ptivodni byl proveden
laboratorni pH-staticky louzici test podle evropského standardu CEN/TS 14997 (2006). Experiment
probihal pii teploté 20 + 5 °C. Pro louZeni byly pouzity polypropylenové (PP) centrifugacni zkumavky
0 objemu 50 ml.

Pied samotnym louzicim testem byla zjiSténa kyselinova a bazickéd neutralizacni kapacita (acid/base
neutralization capacity - ANC/BNC), za ucelem predbézného odhadu spotieby kyseliny a baze pro
studované vzorky a pro ziskani pozadovaného pH. Do PP centrifugacnich zkumavek byly navazeny
3 g (£ 0,005 g) materialu a ptidano 30 ml deionizované vody. Do vzorkil ur¢enych k zjisténi ANC byla
postupné pridavana 14 M, 1 M, 0,5 M nebo 0,1 M kyselina dusi¢éna (HNOs;), do druhé sady vzorkt
(k urceni BNC) 1 M nebo 0,1 M hydroxid sodny (NaOH). Mezi jednotlivymi kroky byly vzorky
ttepany piiblizné 30 min, pfed kazdym pfidénim kyseliny anebo baze byla zméfena hodnota pH

suspenze pH-metrem Schott Handylab, vybavenym pH elektrodou BlueLine 28 pH.

Vlastni louzici test probihal po dobu 48 hodin. Navazka pevné faze Cinila 3 g (+ 0,005 g) a byla
doplnéna 27 az 30 ml deionizované vody tak, aby se vysledny pomér kapaliny a pevné faze po pridani
kyseliny nebo louhu rovnal 10 £ 0,2 I/kg. Rozsah hodnot pH, od 3 do 8, s krokem jedné jednotky, byl
vybran tak, aby reprezentoval hodnoty pH relevantni pro pldni systémy. Na kazdém materialu
(j. pGvodni pida, piida s AOM inkubovanym dva mésice a pida s AOM ulozenym Sest mésictl) byl
tedy test proveden pfi sedmi rtiznych hodnotach pH [3, 4, 5, 6, 7, 8 a pii pfirozeném pH (tzn. pH
naméieném pii kontaktu materidlu s deionizovanou vodou bez piridavku kyseliny nebo baze, dale
znaceno jako N)]. Hodnota pH byla upravovana manudlni titraci kyseliny dusi¢né (14 M, 1 M, 0,5 M
a 0,1 M HNOs) nebo hydroxidu sodného (5 M, 2 M a 1 M NaOH). V jednotlivych suspenzich bylo
v pribéhu prvnich 4 hodin dosazeno pozadované hodnoty pH a b&hem nasledujicich 44 hodin byla
tato ziskana hodnota udrzovana. Vzorky byly v pribéhu celého testu (s vyjimkou kontroly pH
a titrace) tfepany pii 120 rpm.
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Po 48 hodinach byla suspenze ponechana pfiblizn¢ 10 minut, aby se usadila pevna faze na dné
zkumavky. V roztoku byly zméteny fyzikalné-chemické parametry — pH pomoci pH metru Schott
Handylab (Schott Handylab 1; pH elektroda BlueLine 28 pH, Némecko), Eh (pH metr Schott
Handylab 1; redoxni elektroda BlueLine 32 Rx, Némecko), specificka konduktivita a teplota (Schott
Handylab LF1; sonda LF 513 T, Némecko). Vzorky byly poté centrifugovany a pfefiltrovany
filtraCnim zafizenim Sartorius s membranovymi filtry Millipore o velikosti poérd 0,45 pum
(Millipore®™ 0.45 pm). Experiment byl proveden ve dvou replikach spolu se tiemi slepymi vzorky (pro
niz§i hodnoty pH, hodnoty pH blizko neutralnimu a vys§i hodnoty pH). Vyluh byl poté pfipraven na
analyzu kationtl, rozpusténého organického uhliku a méteni alkalinity.

6.2.2 Analyza vyluhu

Koncentrace hlavnich prvki ve vyluzich (Ca, K, Na, P, S a Si) byly méfeny optickou emisni
spektrometrii s indukéné vazanym plazmatem (ICP-OES; Thermo Scientific iCAP 6500, USA;
operator: RNDr. Ondfej Sebek, Ph.D., LGU, P¥F UK), stopové kovy a polokovy byly analyzovany
metodou hmotnostni spektrometrie s indukéné vazanym plazmatem (ICP-MS; ThermoScientific
Xseries II, USA; operator: Prof. Martin Mihaljevi¢, CSc., UGMNZ, PiF UK). Alkalinita vzorkt
s hodnotou pH > 4,5 byla urcena titraci pomoci 0,05 M kyseliny chlorovodikové (HCI) s pouZzitim
automatického titratoru Schott TitroLine Easy automatic titrator (Schott Instruments GmbH,
Germany). Rozpustény organicky uhlik byl analyzovan na TOC analyzatoru Shimadzu TOC-
LCPH/CPN (Shimadzu Co., Japan; operatorka: Ing. Marie Kralova, Katedra geoenvironmentalnich
véd, FZP CZU). Spravnost analyzy stopovych prvkil ve vyluzich byla kontrolovana paralelni analyzou

standardniho referen¢niho materialu SRM NIST 1643D (Trace elements in water).

6.2.3 Analyza pud

Za ucelem zjisténi zmeén ve frakcionaci kontaminantti byla na ptdé po inkubaci AOM po dobu 2 a 6
mesicli, na ptudé promichané s AOM pred extrakei a na kontrolnim vzorku ptidy provedena upravena
BCR sekvenéni extrakéni analyza podle protokolu Raureta a kol. (2000). Extrakci provedla Marie
Fayadova z Ustavu geochemie, mineralogie a nerostnych zdroj P¥F UK.

BCR extrakéni proces je v soucasnosti jednim z nejcastéji pouzivanych postupt sekvencni extrakéni
analyzy, a to také diky existenci standardniho referen¢niho materialu (Ettler, 2008). Metoda byla
puvodné navrzena pro extrakci kovi, nicméné v minulosti byla uspé$né pouzita i pro polokovy (Ettler
a kol., 2010). Béhem extrakce jsou postupn¢ ziskany Ctyii definované frakce. V prvnim kroku dochazi
k wuvolnéni slabé vazané frakce, oznacované jako vyménnd, béhem druhého kroku frakce
redukovatelné, zpravidla asociované s oxidy Fe a Mn. Treti frakci je frakce oxidovatelnd, vazana

prevazné na organickou hmotu a sulfidy. Posledni frakci oznac¢ujeme jako rezidualni.

Extrakce probihala ve tfech krocich a po kazdém kroku byla pevna faze oddélena od roztoku
anasledné promyta deionizovanou vodou. Prvnim krokem byla extrakce pomoci kyseliny octové
(CH3COOH), kdy 1 g pudy byl tiepan (30 + 10 rpm) po dobu 16 hodin ve 40 ml 0,11 M roztoku
CH;COOH pfi teplote 22 +5 °C. V druhém kroku byl k pevnému zbytku ptidén 0,5 M roztok
hydroxilamin hydrochloridu (NH,OH-HCI). Extrakce probihala za stejnych podminek a po stejnou
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dobu jako v kroku ptfedchozim. V tfetim kroku bylo k zbylé pevné fazi ptidano 10 ml 8,8 M roztoku
peroxidu vodiku (H,O»). Vzorek byl ponechan ptikryty vickem po dobu 1 hodiny pii pokojové teplote,
dalsi hodinu pak pti 85 + 2 °C, pticemz byl béhem prvnich 30 minut obcasné¢ manualné protrepan.
Nasledné byl v nezakryté nadobce zahtivan az do zmenSeni objemu na cca 3 ml. Poté bylo pfidano
dalSich 10 ml roztoku peroxidu vodiku a vzorek byl opét ponechan 1 hodinu v zakryté nadobce pii
85 £2 °C, také s obasnym protfepanim béhem prvnich 30 minut. Vicko bylo odstranéno a nadobka
byla ponechana oteviena az do zmenSeni objemu roztoku, tentokrat na 1 ml. Extrakce byla nasledné
provedena za pouziti 50 ml 1 M roztoku octanu amonného (CH;COONH,4) o pH 2,0, nastaveném
pomoci pridavku HNOs;. Béhem extrakce byl vzorek tfepan 16 hodin pfi teploté 22 + 5 °C. Na zaver
byl proveden rozklad zbylé faze v 10 ml lucavky kralovské, za ucelem zjisténi slozeni rezidualni
frakce. Pro porovnani byl proveden také celkovy rozklad materidlu podle postupu Raureta a kol.
(2000).

Koncentrace hlavnich prvkil v roztocich (Ca, K, Na, P, S a Si) byly analyzovany optickou emisni
spektrometrii s indukéné vazanym plazmatem (ICP-OES; Thermo Scientific iCAP 6500, USA;
operator: RNDr. Ondfej Sebek, Ph.D., LGU, P¥F UK), stopové kovy a polokovy metodou hmotnostni
spektrometrie s indukéné vazanym plazmatem (ICP-MS; ThermoScientific Xseries II, USA; operator:
Prof. Martin Mihaljevi¢, CSc., UGMNZ, PfF UK).

Spravnost rozkladu a méfeni byla kontrolovana paralelnim rozkladem standardniho referen¢niho
materialu SRM NIST 2710A a 2711A (Montana soils), spravnost sekvencni extrakéni analyzy pak
extrakci CRM 483 (Sewage sludge amended soil).

6.2.4 Zpracovani dat

Data byla statisticky zpracovana pomoci kanceldiského baliku LibreOffice, verze 4.4.4.3 (The
Document Foundation, 2015). Analyza rozptylu (ANOVA) pii P <0,05 byla provedena pomoci
statistického nastroje v programu LibreOffice Calc.

Vysledky chemické analyzy roztoki byly pouzity pro geochemické modelovani v programu
PHREEQC-3 (Parkhurst a Appelo, 2013). Pomoci kli¢ového slova SOLUTION_ SPREAD byla
zjisténa predpokladana speciace prvkll v roztocich a nasyceni roztokd z hlediska pevnych fazi. Pro
vypocty byla pouzita databaze T&H.dat obsahujici komplexy s fulvatem, rozpusténa organickd hmota
byla tedy zaddna jako fulvat. Nabojova nerovnovaha byla korigovana upravenim vychozich

koncentraci dusi¢nanii pomoci klicového slova "charge".
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7. VYSLEDKY
7.1 Vysledky pH-statického louZiciho testu
7.1.1 Kyselinova a bazicka neutralizacni kapacita

Pribéh spotteby kyseliny (14 M, 1 M, 0,5M a 0,1 M HNO;) a louhu (1M a0,1 M NaOH) pro
jednotlivé Casy inkubace a ptidu neoSetfenou AOM ukazuje graf na obrazku 15, detailnéjsi popis je
pak v tabulce I v pfiloze 1. Kfivka znazoriiuje zavislost zmény pH roztoku na mnozstvi ptidané
kyseliny nebo béaze vyjadifené jako spotifeba v milimolech kyseliny nebo baze na kilogram
studovaného materidlu.

cvvr

pouzivana zkratka P0) 58,1 mmol/kg, do piidy s AOM inkubovanym po dobu 2 mésicti (vzorek dale
znacen jako P2) 107,3 mmol/kg a do vzorku s dobou inkubace 6 mésici (dale oznacovan jako P6)
110,8 mmol/kg. Hodnot¢ pH 8 v roztoku odpovida mnozstvi ptidaného louhu 22,2 mmol/kg pro ptidu
bez AOM, 32,3 mmol/kg pro dobu inkubace 2 meésice a 17,1 mmol/kg pro 6 mésict inkubace.

Ptirozené pH bylo vyssi u ptid s AOM. Zatimco v pivodni piidé byla naméfena hodnota pH 5,77, pro
pudu P2 byla zjisténa hodnota 6,59 a pro P6 hodnota 6,23.
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Obr. 15: Graf kyselinové a bazické neutralizacni kapacity.

7.1.2 Fyzikalné-chemické parametry vyluht

Zjisténé fyzikalné-chemické parametry vyluhtl je mozné nalézt v tabulce II v piiloze II. Hodnoty Eh se
pohybovaly od 209 do 473 mV. Rozdil v redoxnich podminkach v zavislosti na dobé inkubace AOM
nebyl patrny.
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Naméfené hodnoty konduktivity se nachdzely v rozmezi od 78 do 2 610 puS/cm. Byl zaznamenan trend
klesajici konduktivity spolu s rostoucimi hodnotami pH. Teplota roztoki odpovidala teplotnimu

rozmezi stanoveném normou, tzn. 20 £ 5 °C.

7.1.3 Rozpustény organicky uhlik ve vyluzich

Koncentrace rozpusténého organického uhliku (DOC) v roztoku je znazorn€na na obr. 16. Kiivka
rozpousténi ma tvar pismene U. Nejvyssi koncentrace DOC byla namétena v alkalickych podminkach,
pii pH 8, ve vzorku s pivodni ptidou 83,6 mg/l, 66,7 mg/l po 2 mésicich a 51,8 mg/l po 6 mésicich
ulozeni AOM, pravdépodobné v dusledku pridavku NaOH a tedy rozpousténi ptidni organické hmoty.
Nejniz§i koncentrace byla zjisténa v roztoku o pH 5, ve vyluhu plvodni pudy 12,5 mg/l, po
dvoumesicni inkubaci 14,9 mg/l a s delsi dobou ulozeni klesla na 3,30 mg/1.
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Obr. 16: Koncentrace DOC v roztoku v zavislosti na pH.

7.1.4 Louzeni kontaminantu

V pudé osetfené ptidavkem AOM doslo k sniZzeni mnoZstvi kontaminantd uvolfiovanych do roztoku
béhem pH-statického louziciho testu. Vyjimku tvofily prvky Zn a Cd, u nichz nebyl zaznamenan
statisticky vyznamny rozdil mezi ptGvodni pidou a plidou s inkubovanym AOM. U ostatnich
kontaminantti dochazelo k vyraznému poklesu jejich dostupnosti. Pii niz§ich hodnotach pH vedla
rostouci doba ulozeni oxidu v pudée k dalSimu sniZeni koncentrace kontaminantti v roztoku. Tento jev

ale nebyl pozorovan pfi louzeni v neutralnich a slabé alkalickych podminkach.

Olovo bylo hlavnim kontaminantem ve studované pidé¢ (tabulka 3). K¥ivka zavislosti vyluhovatelnosti
Pb v roztoku na pH ma tvar pismene L. Do roztoku se Pb nejvice uvoliiovalo ve vzorku s pivodni
ptdou pfi pH 3 (40,7 mg/kg) a nejméné pti pH 5 po 6 mésicich ulozeni AOM (0,792 mg/kg) (obr.
17a). V kyselych podminkéch pfitomnost AOM v pid€ znateln€ ovlivnila mnozstvi Pb vyluhovaného
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do roztoku. Nejvyraznéjsi rozdil je viditelny pii pH 3, kdy se po dvoumési¢ni inkubaci uvolnilo pouze
22,05 % a po 6 mesicich dokonce jen 13,75 % olova, které se vyluhovalo z pudy P0O. Nicmén¢
k tomuto snizeni koncentrace Pb ve vyluhu vlivem AOM dochazi pouze v kyselych, piipadné slabé

kyselych podminkéch (pH 3, 4, 5), ale nikoliv v podminkach neutrdlnich a slab¢ alkalickych (obr 17a).
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Obr. 17: Vyluhovatelnost Pb a Cu v zavislosti na pH.

Meéd, ptitomna v ptdé jako vedlejsi kontaminant, vykazovala vyluhovatelnost mensi nez 2 mg/kg (tj.
méné nez 6 %). Kfivka znazornujici zavislost vyluhovaného mnozstvi Cu na pH ma tvar pismene U
(obr. 17b). Do roztoku se po stabilizaci uvolnilo zpravidla o 10 az 20 % méné Cu, pii pH 8 ¢inil rozdil
vice jak 30 %.

Jak ukazuje obr. 18, louzeni Zn a Cd je také zavislé na pH. Zinek dosahoval vyluhovatelnosti az
50,4 mg/kg (17 % z celkové koncentrace) a Cd 3,93 mg/kg (79 % z celkové koncentrace). U obou
téchto kovll nebyl pozorovan statisticky vyznamny rozdil mezi ptidou ptivodni a po inkubaci AOM
(obr. 18).

K snizeni vyluhovatelnosti doslo po pfidani AOM také u studovanych polokovii, konkrétné As a Sb.
Kftivka louzeni As z pidy ma tvar pismene U, s nejvyssi koncentraci pii pH 8 (4,40 mg/kg, tj. 4 %
z celkové koncentrace). Pfi pH 3 ¢Cinil rozdil vyluhovatelnosti As mezi ptivodni pidou a ptidou
osetfenou AOM vice jak 60 %. Zavislost koncentrace As v roztoku na pH a porovnani jednotlivych
dob inkubace AOM s pitvodni ptidou jsou uvedeny na obr. 18c. Vysledky ukazuji, ze pti pH < 7 neni
patrny vliv starnuti AOM, pfii vysSich hodnotach se pak vylouzilo mén¢ As pii kratsi dob¢ inkubace.
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Obr. 18: Vyluhovatelnost kovii a polokovt v zévislosti na pH.
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V celém rozsahu pH podminek doslo také ke snizeni vyluhovatelnosti Sb. Na rozdil od ostatnich
pozorovanych prvki zde mtzeme vidét zvySovani koncentrace Sb v roztoku s rostoucim pH, napft.
zpuvodni pudy se pii pH 8 vyluhovalo 2,50 mg/kg oproti 1,17 mg/kg piti pH 3. Pokles
vyluhovatelnosti Sb je patrny v celém pozorovaném rozsahu hodnot pH, pfi pfirozeném pH klesla

koncentrace Sb v roztoku z 1,91 mg/kg na 0,991 mg/kg po 6 mésicich inkubace.

Kompletni vysledky analyzy chemického sloZeni vyluhti pomoci ICP-MS se nachazi v ptiloze I11.

7.1.5 Stabilita AOM

Stabilita oxidu manganu byla posuzovana podle koncentrace Mn ve vyluhu. Delsi doba inkubace vedla
ke stabilizaci AOM, niz§i koncentrace Mn byly pozorovany ve vzorcich po inkubaci po dobu
6 mésicti. Mnozstvi rozpusténého oxidu je siln¢ zavislé na pH (obr. 19). Zatimco pifi pH 3 muzeme
pozorovat relativné¢ vysoké koncentrace Mn ve vyluhu (2 990 mg/kg a 2 350 mg/kg odpovidajici
40,9 % a 32,15 % rozpusténého AOM), smérem do mirn¢ kyselych podminek se koncentrace Mn ve
vyluhu znatelné snizuji. Pii pH 5 byla namétena koncentrace Mn 648 mg/kg a 447 mg/kg, tzn. 8,86 %
a 6,11 % rozpusténého oxidu. Nejvyssi stabilita AOM byla zjisténa za hodnot pH odpovidajicimu
neutrdlnimu a alkalickému prostiedi. Pouze 0,35 % a 0,34 % (inkubace 2 a 6 mésic)) AOM bylo
rozpusténo pii pH 7 a pii pH 8 0,41 % a 0,31 %. Z vysledki je patrné, Ze AOM lze za neutralnich

podminek povazovat za stabilni.
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Obr. 19: Mn uvoliiovany do roztoku z AOM inkubovanym v ptdé po dobu 2 a 6 mésicil a z ptivodni pidy

v zavislosti na pH.
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7.2 Chemicka frakcionace kontaminantu

Zmény chemické frakcionace kontaminantl zjisténé pomoci sekvencni extrak¢ni analyzy znazoriuji
grafy na obrazku 20. Vysledky ukazuji na pokles kontaminanti Pb, Cd, As a Sb vazanych na nejvice
labilni, tj. vyménnou frakci po inkubaci AOM. Oproti tomu v piipadé Cu a Zn nebyl pozorovan
zéasadni vliv pfitomnosti AOM na jejich dostupnost.

Jak je mozné vycist z obrazku 20, olovo se v piidé nachdzelo prevazné v redukovatelné frakci. Po
inkubaci AOM po dobu 6 mésicti koncentrace Pb v redukovatelné frakci vzrostla z puvodnich
905 mg/kg na 984 mg/kg. Naopak ve vyménné frakci byl zaznamenan pokles z 77,4 mg/kg v pad¢ bez
AOM na 24,4 mg/kg po 2 mésicich a 12,3 mg/kg po 6 mésicich inkubace.

Kadmium bylo v ptid¢€ pfitomno hlavné v nejsnaze dostupné (vymenné) frakci. Po pfidavku AOM byly
sice zaznamenany zmény chemické frakcionace, rozdil vSak nebyl vyrazny (pokles z 2,67 mg/kg na
2,26 mg/kg po 6 mesicich).

Polokovy As a Sb byly v pid¢€ nejvice zastoupeny v rezidualni frakci, pficemz v ptipade Sb tato frakce
vyrazné prevlada. U obou polokovil doslo k snizeni jejich koncentrace ve vyménné frakci oSetfenim
pudy pomoci AOM, As z 5,30 mg/kg na 3,45 mg/kg a Sb z 1,17 mg/kg na 0,42 mg/kg. Tento rozdil
byl jesté patrnéjsi po zrani AOM v pude, kdy po 6 mésic¢ni inkubaci byly naméfeny koncentrace
As 2,52 mg/kg a Sb 0,42 mg/kg.

7.3 Modelovani v programu PHREEQC

Vystup geochemického modelovani ukazuje na nenasycenost roztokti vaci veétSiné testovanych
pevnych fazi (tabulka 4). Model predikuje sraZeni rodochrozitu pfi pH 7 a 8 v ptidach s inkubovanym
AOM. Z vypoctenych saturacnich indext pro hydroxidy Zeleza a hliniku - ferihydritu (Fe(OH)3),
goethitu (FeOOH) a amorfniho AI(OH); lze ptedpokladat srazeni téchto fazi pri pH 6 a vysSSim,
v ptipad¢ goethitu dokonce pH > 4. V tabulce 4 je mozné nalézt saturacni indexy pevnych fazich, které

by mohly vznikat sraZenim z ptidniho roztoku.
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Obr. 20: Chemicka frakcionace kovl a polokovil v ptivodni ptdé a pidé oSetfené AOM.
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Tab. 4: Saturacni indexy pevnych fazi pro vyluhy ziskané béhem pH-statického louziciho testu, vypocitané programem PHREEQC-3.

oznaceni pH kalcit rodochrozit ~ birnessit hausmannit manganit  pyroluzit  pyrochroit cerusit ferihydrit goethit gibbsit ~ Al(OH),(a)
vzorku CaCo, MnCO, MnO, Mn,0, MnOOH MnO, Mn(OH), PbCO, Fe(OH), FeOOH Al(OH),  Al(OH),(a)
plvodni pida S-3 2,97 -9,80 -8,08 -19,85 -32,61 -12,30 -17,63 -12,87 -7,47 -6,65 -0,76 2,92 -5,61
S-4 3,91 -8,09 -6,47 -17,48 27,02 -10,31 -15,26 -11,25 -6,70 -4,62 1,27 -0,86 -3,55
S-5 485 -6,51 -4,92 -15,40 21,82 -8,49 -13,18 -9,70 -5,46 2,77 3,12 0,53 2,16
S-6 5,92 -3,56 2,01 -15,85 -19,28 -7,96 -13,63 -8,20 -1,44 -0,35 5,55 3,50 0,81
S-7 7,13 2,02 -0,01 -11,85 -10,87 -4,86 -9,63 -6,00 0,01 2,87 8,76 3,66 0,97
S-8 8,24 -0,62 1,27 -8,65 -3,39 2,19 -6,43 -3,85 0,42 3,67 9,56 2,99 0,30
S-N* 6,03 -6,20 -3,61 -17,14 22,39 9,06 -14,92 9,11 -2,50 -1,61 428 2,37 -0,32
puda + AOM, 2-3 2,94 -9,90 -7,05 -18,82 -29,52 -11,27 -16,60 -11,84 -8,32 -6,83 -0,94 3,07 -5,76
2 mésice 2-4 3,91 -8,07 -5,30 -16,42 23,62 9,19 -14,20 -10,09 -7,20 -4,73 1,16 -1,01 -3,70
inkubace 2-5 498 -6,14 3,52 -13,40 -17,03 -6,79 -11,18 -8,30 -5,66 2,25 3,64 0,76 -1,93
2-6 5,87 -3,55 -1,10 -13,78 -14,88 -6,35 -11,56 -7,04 -1,46 0,20 6,09 3,87 1,18
2-7 7,14 -1,88 0,57 -11,65 9,49 4,47 -9,43 -5,40 -0,32 2,48 8,37 3,26 0,57
2-8 7,99 -1,35 1,42 -8,55 3,11 2,10 -6,33 -3,76 0,36 3,63 9,53 3,22 0,53
2-N° 6,60 -2,39 -0,03 -12,90 -12,37 -5,50 -10,68 -6,22 -1,06 0,97 6,86 2,79 0,10
plida + AOM, 6-3 3,01 9,73 -6,99 -18,73 -29,29 -11,19 -16,51 -11,77 -8,41 -6,72 -0,83 2,92 -5,61
6 mésicti 6-4 3,98 -7,92 -5,29 -16,08 -23,26 9,02 -13,86 -10,08 -7,47 -4,46 1,43 -0,92 -3,61
inkubace 6-5 4,96 -6,17 3,74 -14,12 -18,19 -1,26 -11,90 -8,52 -6,47 -2,60 3,29 0,73 -1,96
6-6 5,81 -3,58 -1,35 -14,56 -16,44 -6,93 -12,34 -7,43 22,25 -0,91 4,98 3,02 0,33
6-7 7,02 2,19 0,41 -11,37 9,73 -4,46 9,15 -5,67 0,08 2,92 8,82 3,95 1,26
6-8 7,98 -1,46 1,28 9,10 3,94 2,44 -6,88 3,91 0,23 3,58 9,47 3,17 0,48
6-N" 6,42 -2,63 -0,44 -13,67 -14,17 -6,14 -11,45 -6,73 -1,54 -0,08 5,81 3,05 0,36

* N =pfirozené¢ pH



8. DISKUZE

Schopnost syntetizovaného amorfniho oxidu manganu imobilizovat toxické kovy a polokovy byla
testovana v ptdé kontaminované olovénou huti. V pfedchozich studiich bylo zjisténo, ze AOM
v porovnani s birnessitem vykazuje srovnatelnou schopnost sorbovat toxické kovy (Della Puppa a kol.,
2013) a pfi inkubaci v kontaminovanych padach 1épe stabilizuje kontaminanty nez nékteré nanooxidy

zeleza (nano—maghemit a nano—magnetit) (Michalkova a kol., 2014).

Na rozdil od vyse zminénych oxidu Zeleza, u amorfniho oxidu manganu byl zaznamenan vliv na ptidni
pH (Michalkova a kol., 2014). Vysledky prezentované v této diplomové praci ukazuji, ze piidavek
AOM do pidy vedl ke zvyseni pH jejiho vyluhu (pHnzo), a to z hodnoty 5,77 na 6,59 po dvoumési¢ni
inkubaci a na hodnotu 6,23 po Sesti mésicich inkubace. Podobny trend byl zaznamenan i v dalSich
studiich. Michalkova a kol. (2014) popsali zvyseni hodnoty pHmo u ptidy z hodnoty 4,25 na 5,54 pii
aplikaci 1% AOM a pfi aplikaci 2 % AOM do pidy az na 6,46. Pii inkubaci amorfniho oxidu Mn
v kyselé lesni pade (pH 4,2) doslo ke zvySeni pH porové vody priblizné o 0,5, ale v piipadé lehce
kyselé (pH 5,4) a neutralni (pH 7,2) zeméd¢lské ptdy byl nartst pH jen nepatrny (Ettler a kol., 2014;
Knytl, 2013). Vyssi hodnoty pH vlivem pusobeni amorfniho oxidu manganu byly naméfeny také
b&hem kolonovych testti popsanych v dizerta¢ni praci Della Puppy (2014). Narust hodnot pH v ptidach
osetfenych testovanym materidlem by mohl byt zpiisoben spotfebou protoni pfi hydrolytickém
rozpousténi AOM a a zaroven také adsorpci protond na povrch oxidu.

Z vysledkt doposud publikovanych studii je patrna urcitd nejasnost, jak inkubace AOM pisobi na
pudni organickou hmotu. V praci Michalkové a kol. (2014) je popsano snizeni koncentrace DOC
v roztoku proslém kolonou vlivem pfitomnosti AOM v pidé (2 % w/w). Toto pozorovani souhlasi
s nasimi vysledky, kdy inkubace AOM v pudé vedla k niz§im koncentracim DOC ve vyluzich.
Pfi¢inou by mohla byt sorpce rozpusténych organickych latek na AOM. Naopak ve studii Ettlera a kol.
(2014) je zdokumentovan jev opacny, kdy wulozeni AOM v perforovanych sacécich wvedlo
k pétinasobnému zvyseni koncentraci organického uhliku v piidni pérové vode, zvlasteé béhem prvnich
30 dni experimentu (Ettler a kol., 2014; Knytl, 2013). Také pfi kolonovych testech provedenych Della
Puppou (2014) byly vlivem ptitomnosti AOM zaznamenany zmény koncentraci DOC v roztoku. Pfi
poméru 0,1 % (w/w) AOM v pade doslo k sniZzeni koncentraci organického uhliku, ale naopak u pady
s 1 % AOM byla koncentrace DOC vyssi (Della Puppa, 2014). Ke zvySeni koncentraci DOC v roztoku
muze vést rozpousténi pidni organické hmoty zpiisobené jeji oxidaci nebo uvoliiovanim glukdzy,
kterd je piitomna v AOM jako pozistatek po syntéze (Della Puppa, 2014; Ettler a kol., 2014;
Michalkova a kol., 2014).

Vyssi koncentrace DOC pii pH 7 a 8 byly pravdépodobné zplisobeny rozpousténim pidni organické
hmoty hydroxidem sodnym, ktery byl do roztokt pfidavan béhem pH-statického louziciho testu
(Schnitzer, 1991). Vzhledem k tak vyraznému rozpousténi organické hmoty pfidavkem NaOH se
pouziti tohoto testu jevi jako nevhodné pro aplikaci na ptuidy pii pH vys$im nez je jeji pfirozené pH.

Z vysledka pH-statického louziciho testu je patrné sniZeni vyluhovatelnosti (polo)kovli Pb, Cu, As a
Sb po aplikaci amorfniho oxidu manganu. V kyselych podminkach navic dochazelo k dalsimu poklesu
vyluhovatelnosti pii delsi dobé ulozeni AOM v piidé. Oproti tomu u Cd a Zn nebyl mezi ptvodni
pudou a pidou oSetfenou AOM zaznamenan vyznamny rozdil v koncentracich téchto kovi

ve vyluzich. Ovlivnéni vyluhovatelného mnozstvi Pb a Cu a zaroven zanedbatelny vliv
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na vyluhovatelnost Cd a Zn mtize byt vysvétleno vétsi afinitou Pb a Cu k sorpci na AOM nez je tomu
u Cd a Zn v souladu s experimentalni studii Della Puppy a kol. (2013). Také u dalsich oxidli manganu,
birnessitu, kryptomelanu, todorokitu a hausmannitu, byla v porovnani se Zn a Cd pozorovana vyssi
schopnost vazat Pb a Cu (Covelo akol., 2007; Della Puppa a kol., 2013; Feng a kol., 2007).
Kupiikladu intenzita vazby kovii na birnessit pii pH 4,5 klesala v pofadi Pb** > Cu*" > Zn*" > Cd*'
(Feng a kol., 2007).

Afinita Pb k sorpci byla pozorovana nejen pro AOM (Della Puppa a kol., 2014; Michalkova a kol.,
2014), ale také u dalSich syntetickych oxidd manganu, napi. MnO, syntetizovaného Wangem a kol.
(2012a). Popis zavislosti sorpce Pb na pH se v riznych pracich lisi; zatimco Zaman a kol. (2009b)
popisuji nejefektivnéjsi sorpci olova na MnO, pii pH 5 a 6 a zaroven desorpci pii pH 3 a 4, Della
Puppa a kol. (2013) nepozorovali vyrazny vliv pH na sorpéni hrany Pb pii vazbé na AOM. V pidé
pouzité pro na$ experiment bylo Pb pfitomné jako hlavni kontaminant a jeho vyluhovatelnost byla
znateln¢ snizena po stabilizaci piidy pomoci AOM. Nejvice Pb se do roztoku uvolnovalo v kyselych
podminkach, zvlasté pti pH 3. Pfi téchto podminkach byl také pozorovan nejvyrazné€jsi rozdil
v koncentracich Pb ve vyluzich pid osetfenych AOM, které byly oproti vyluhtim z kontrolni pidy
vyrazné€ nizsi. Tento jev mize byt vzhledem k vysoké afinité Pb k sorpci na oxidy manganu pfisouzen
pravé vazbé na AOM. Pokles dostupného mnozstvi Pb ukazuji také vysledky sekvencni extrakéni
analyzy.

Jako vedlejsi kontaminant byla v ptidé pfitomna Cu, jeji vyluhovatelnost vSak byla nizsi nez 2 mg/kg.
V porovnani s Pb vykazuje mnohem niz$i afinitu k sorpci na oxidy manganu (Della Puppa a kol.,
2013; Feng a kol., 2007; Wang a kol., 2012a). Nicméné kolonové testy simulujici perkolaci roztoku
s Cu pidou stabilizovanou AOM provedené Michalkovou a kol. (2014) ukazuji na efektivnéjsi
zadrzeni Cu neZ je tomu u (nano)oxidi Zeleza a pomoci sorp¢nich testll provedenych v ramci téze
studie byla pro sorpci na AOM vypocitana maximalni sorpcni kapacita 0,52 mmol Cu/g. V rdmci
naSeho experimentu byl pozorovan rozdil ve vyluhovatelnosti Cu z pivodni pidy a pudy s AOM
v celém testovaném rozsahu hodnot pH, vétsinou o 10 az 20 % méné oproti ptivodni pudé. Pri pH 8
byl tento rozdil nejvyrazngjsi, vice nez 30 %. Pokles Cu ve vyménitelné frakci zjistény sekvencni
extrakeni analyzou vSak nebyl statisticky vyznamny. Kfivka vyluhovatelnosti v zavislosti na pH méla
tvar pismene U, s nejniz§i pozorovanou koncentraci pii pH 5 a 6. Méd byla v padé vyrazné
zastoupena v oxidovatelné frakci, odpovidajici ptiblizn€ frakci vazané na organickou hmotu. Zvysena
vyluhovatelnost pti hodnotach pH > 7 by tak mohla byt zplsobena rozpousténim pudni organické
hmoty prostiednictvim NaOH ptidavanym béhem pH-statického louziciho testu.

Silnou zavislost vyluhovatelnosti na pH lze pozorovat u Cd a Zn, kdy s rostoucim pH klesa jejich
koncentrace v roztoku (obr. 18). U téchto prvkd nebyl zaznamenan vliv pfitomnosti oxidu manganu na
jejich vyluhovatelnost. Niz8i schopnost AOM sorbovat Zn* a Cd** byla zdokumentovéana i Della
Puppou a kol. (2013). Pomoci sekvencni extrakéni analyzy vSak nebyl po oSetieni pidy oxidem
manganu zjistén statisticky vyznamny pokles Zn ve vyménné frakci a v piipadé¢ Cd klesla koncentrace
v této frakci jen minimalné, z 2,67 na 2,25 mg/kg. Kadmium byva v oblastech kontaminovanych
tézbou a zpracovanim rud Casto pfitomno ve snadno dostupné frakci (Akkajit a Tongcumpou, 2010;
Akkajit a kol., 2013; Ettler a kol., 2012; Chrastny a kol., 2012). Také v nami analyzované ptid¢ bylo
Cd pred i po ulozeni AOM zjisténo ve slabé vazané (vymeénitelné) forme, z ¢ehoz vyplyva jeho snadna
vyluhovatelnost.
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U As a Sb doslo po pridavku AOM ke snizeni vyluhovatelnosti z ptidy v celém pozorovaném rozmezi
hodnot pH. Vysledky sekvencni extrakéni analyzy také ukazuji na sniZzeni dostupnosti téchto
polokovil, koncentrace As a Sb klesla ve vyménné frakci a naopak vzrostla v mén¢ dostupné,
redukovatelné frakci. Arsen se v pidach a vodach vyskytuje pievazné jako H,AsO,, HAsO. a
H;AsO;’, pticemz v oxidickych podminkach pievladd H,AsO, (Komérek a kol., 2013), a tak dochézi
k efektivnéjsi sorpci As na kladné nabity povrch oxidii manganu za nizSich hodnot pH. Nartist sorpce
spolu s klesajicim pH popsali Zhang a kol. (2012). U vyluhovatelnosti antimonu byl pozorovan
opacny trend neZ u ostatnich kontaminantti — nardst vyluhovatelnosti spolu s rostoucim pH v celém
sledovaném rozsahu. V daném rozmezi hodnot pH byla v porovnani s piivodni ptidou naméfena nizsi
koncentrace Sb ve vyluzich ptd oSetfenych AOM. Pfi hodnotach pH > 5 je tento rozdil ptiblizné 50 %
i vice. Wang a kol. (2012b) pozorovali sorpci Sb na synteticky manganit. Antimon se v oxidickych
podminkach v roztoku nachazi v podobé zaporné nabitych molekul, a tudiz sorpcni kapacita
manganitu klesala s rostoucim pH. Antimon a arsen byvaji v kontaminovanych pidach casto
asociovany s pudni organickou hmotou, vyssi vyluhovatelnost téchto polokovili za vyssich hodnot pH
by tak opét mohla byt castecné zplsobena rozpousténim organické hmoty hydroxidem sodnym
(Kavanagh a kol., 2015; Macgregor a kol., 2015; Wilson a kol., 2010). Pfitomnost DOC v roztoku
muize navic mobilizovat As kompetici na sorpcnich mistech ptidniho komplexu (Wang a Mullinga,
2009). Kromé¢ organické hmoty muize hrat roli i rozpousténi oxidl zeleza, na které byvaji tyto prvky
v kontaminovanych ptdach sorbovany (Bowell, 1994; Deschamps a kol., 2003; Ettler a kol., 2010;
Filella a Williams, 2012; Macgregor a kol., 2015; Tighe a kol., 2013). V ptipadé Sb tomu nasveédcuji
vysledky sekvencni extrakéni analyzy, které ukazuji vyznamné zastoupeni antimonu v redukovatelné
frakci, i analyza vyluht, pfi které byla s rostoucim pH zjisténa vyssi koncentrace Fe v roztoku
(viz ptiloha III).

Na zaklad¢ koncentraci manganu namétenych v roztocich je zfetelna zavislost stability amorfniho
oxidu manganu na pH. V porovnani s louzenim v ¢isté vodé je AOM inkubovany v pidach méné
rozpustny (Ettler a kol., 2014; Ettler a kol., 2015). Jak ukazuji nase vysledky, béhem starnuti AOM
v pudé navic dochazi k jeho dalsi stabilizaci (obr. 19). V souladu se zjiSténimi pfedchozich studii byla
potvrzena stabilita v pH podminkach blizkych neutralnim a klesajici smérem k niz§im hodnotdm pH
(Della Puppa, 2014; Ettler a kol., 2014; Knytl, 2013; Michalkova a kol., 2014; Tomasova, 2013).

Mangan uvoliiovany z AOM do pudy mtze byt pti vysSich koncentracich toxicky. Napf. u rostlin bylo
v pritomnosti manganu zaznamenano omezeni rustu, chloroza listd a vznik nekrotickych lozisek na
listech (Millaleo a kol., 2010). Na syntetickém amorfnim oxidu, ktery byl studovan v této praci, byly
v ramci studii Della Puppy a kol. (2013) a Michalkové a kol. (2014) provedeny testy ovlivnéni
mikrobidlni aktivity pomoci enzymatickych a respiracnich testii. Toxicita AOM pro tyto organizmy
nebyla prokazéana, v obou pracich je naopak popsano zvySeni mikrobialni aktivity, které ale mohlo byt

zpusobeno obsahem rozpusténého organického uhliku v roztoku.

Modelovani v programu PHREEQC-3 predikovalo pfi pH > 6 srdzeni oxidi Fe a Al, na kterych by
mohlo dochazet k dalsi sorpci kontaminantti (Bes a Mench, 2008; Bradl, 2004; Schwertmann a Taylor,
1977).

Amorfni oxid manganu se jevi jako slibny prostfedek pro chemickou stabilizaci pid kontaminovanych
Pb, Cu, As a Sb, naopak u Cd a Zn nebyla jeho efektivita prokazana. Vzhledem ke své stabilit¢ muze

byt vhodnym fesenim kontaminaci neutralnich pid. Pti posunu pH plid smérem k niz§im hodnotam,
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ke kterému mutze dochazet napt. plsobenim kyselych destd, miZze ale dochazet k castecnému
rozpousténi AOM a naslednému uvoliiovani kontaminanti do pidniho roztoku (Krug a Frink, 1983; Li
akol., 2015).
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9. ZAVER

Efektivita sorbentu na bazi syntetického amorfniho oxidu manganu (AOM) byla testovana pomoci
laboratorniho pH-statického louziciho testu a BCR sekvencni extrakéni analyzy. Zemeédélska ptda
z oblasti Pfibrami kontaminovana olovénou huti byla stabilizovana ptidavkem 2% (w/w) AOM, ktery
byl ve vzorcich pidy exponovan po dobu dvou a Sesti mésict. Pfitomnost AOM vedla k zvyseni
ptirozeného pH plidy. Zmény v chemické frakcionaci kontaminanti ukazuji na sniZzeni dostupnosti
kontaminantti Pb, Cd, As a Sb, v ptipadé Cu a Zn nebyl vliv inkubace AOM prokazan. Z vysledki
louziciho testu provedeného v rozmezi hodnot pH 3-8 na pudiach s AOM byla v porovnani
s kontrolnim vzorkem patrna snizena vyluhovatelnost Pb, Cu, As a Sb. Naopak pro Zn a Cd nebyl
sorbent efektivni. V piipadé Cd, As a Sb dochazelo k sorpci na AOM v celém pozorovaném
rozsahu pH. U Pb jako hlavniho kontaminantu v pad¢ doslo k vyraznému snizeni dostupnosti pouze
v kyselych podminkéach. Del§i doba inkubace AOM v pud¢ zpravidla vedla k dal§imu snizeni
vyluhovatelnosti kontaminantti. Z koncentraci manganu v roztoku se sorbent ulozeny v ptidé¢ zda byt
dostatecné stabilni zejména v podminkach blizkych neutralité.

Amorfni oxid manganu se tak jevi jako vhodny material pro in situ chemickou stabilizaci pud
kontaminovanych toxickymi kovy a polokovy. Prozatim vSak neni znam pribéh interakci AOM
s rostlinami a piidnimi organismy ani jeho plsobeni pii in situ aplikaci, a proto je tfeba zaméfit dalsi

vyzkum zejména timto smérem.
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