1. BEVEZETES, KUTATASI CELKITUZESEK

. Miivészetben és tudomanyban csakugy, mint tetteinkben s
cselekedeteinkben mindig az a lényeg, hogy a targyat tisztan
ragadjuk meg és természetének megfeleloen kezeljiik.

. A tudomany elsddleg abban segit nekiink, hogy a
csodalkozast, amire a természet kényszerit, valamelyest
megkonnyiti; nemkiilonben hogy az egyre felfokozottabb élet
uj s uj keszségeit kelti, melyekkel ami karos, harithato, ami
hasznos, terjesztheto.

(Goethe)

A kémiai kornyezetterhelés, kiilondosen a potencidlisan toxikus elemek, illetve
nehézfémek okozta kornyezetszennyezés meghatarozo egészségiigyi, biologiai, 6kologiai
jelentdséggel bir. Ennek oka, hogy ezek az elemek bioldgiailag nem bonthatdk le, az €16
szervezetekben felhalmozodhatnak, tovabba biokémiai reakciok eredményeként
mérgezési tiineteket okozhatnak. Sok nehézfém a biotikus és abiotikus rendszerek
megvaltozasanak hatasara mobilizalodik. A nyersanyag-kitermelés, energia-eldallitas,
stb. a nehézfémek mobilizaciojahoz igen jelentds mértékben hozzajarul, sok fém
biogeokémiai anyagfolyama ma tilnyoméan antropogén eredetii (PAPP és KUMMEL,
1992).

Ennek tiikkrében szamos tudomanyteriileten eldtérbe keriiltek a potencidlisan toxikus
elemekkel (Sb, As, Cd, Cr, Cu, Pb, Hg, Ni, Se, Ag, Sn, Zn) kapcsolatos kutatasok, miutan
nyilvanvalova valt, hogy a biogeokémiai korforgalomban jellemz6 kolesonhatasaik révén
jelentés kornyezeti kockazatot képviselhetnek, és az €16 szervezetek szaméara nem
esszencialis képviseldik mar kis koncentracioban is mérgezoek (HODGSON et al., 1988).
A kornyezetben igen valtozatos kémiai formak jellemzdéek, amelyek egyenstlyi
folyamatokban egymasba alakulhatnak, igy toxicitdsuk ¢és mobilitasuk jelentdsen
valtozhat a dinamikusan valtoz6 kornyezeti feltételeknek megfelelden. A biogeokémiai
korforgalom Osszetettsége miatt a mikroelemek, illetve nehézfémek forgalmanak
megismeréséhez kiilon és részleteiben sziikséges vizsgalni a talajok, ndvények, levego és
viz asvanyi elemeinek véltozasat (KADAR, 1991; GUPTA et al., 1996).

A kornyezeti elemek és a bioszféra komplex rendszerében lejatszodd folyamatok minél
atfogobbb megismerése azért is fontos, mert ezen ismeretek birtokaban a viz- és
talajszennyezés hordozta kockazatok — a toxikus elemek mozgékonysaganak ¢&s
felvehetdségének szabalyozasaval — mérsékelhetok. A szennyezésterjedés becslése,

ideértve a hidrogeoldgiai viszonyok altal meghatarozott beszivargd vizzel, valamint a



domborzati €s éghajlati viszonyok altal meghatarozott viz- és szélerdzioval torténd
szennyezést, tovabba a taplaléklancon keresztiili toxikus elem felvételt, feltételezi a
kornyezeti kockazatot jelentd elemkoncentraciok ismeretét, ezért sziikséges a
meghatarozo6 folyamatok mechanizmuséanak feltarasa (DUDKA és ADRIANO, 1997).

A teljes elemtartalom ismerete onmagaban nem nyujt informaciot a biologiai hatasok, és
ezen keresztiil a kornyezeti és human-egészségiigyi kockazat becsléséhez. Az elemek
elemekben valo viselkedésiiket, igy a mobilitasi viszonyokat és a potencidlis bioldgiai
felvehetoséget (TEMPLETON et al., 2000; ROBERTS et al., 2003).

Egy elem kémiai viselkedését €s biologiai hatasat adott koriilmények kozott kiilonbozo
sajatsagainak kombindcidja hatdrozza meg, amelyek kozé soéinak oldhatdsaga, redoxi
sajatsaga, komplexképzé hajlama és bioldgiai felvehetdsége tartozik (FORSTNER,
felszin alatti viz — fizikai, kémiai és bioldgiai tulajdonsagaitdl fligg, igy a vizes fazis
kémhatasatol, az ionerdsségtél ¢és szerves, illetve szervetlen komplexképzd
ligandumoktol, a szilard fazist jellemzd agyag- és szervesanyag-tartalomtol, illetve a
fém(hidr)oxidok ¢és egyéb csapadékok jelenlététdl, valamint a légnemi fazis
osszetételétdl (TEMMINGHOFF, 1998).

Specifikus megkozelitést igényld terillet a banyaszati tevékenységbdl szarmazo
szennyezdanyagok, banyamedddk okozta kornyezeti kockdzat becslése, valamint e
teriiletek rekultivacios lehetoségeinek értékelése. Ennek oka, hogy a banyamedddék
nehézfém-tartalma akar 10° mg kg nagysagrendii is lehet, azonban az ércek, illetve
vizben rosszul old6d6 csapadékok formdjadban vald jelenlétiik kis mobilis hanyadot
feltételez. Ugyanakkor e mobilis hanyad a szildrd fazisbdl folyamatosan utanpoétlodik, és
a csapadékvizzel mobilizalodik. Ennek megfeleléen a banyamedddk viztartalma, illetve a
beszivargd ¢és elfolyd viz az egyensulyi allapottdl valo eltérésnek megfeleléen, de kis
mértékben valtozd nehézfém-koncentracioval jellemezhetd ¢€s hosszl ideig terheli a
kornyezetet (SCOKART et al., 1983; SHAW et al., 2000).

A banyamedddk rekultivaciojara, gazdasagi ¢és technologiai megvalosithatdsag
helyspecifikus elemzésével, egyre szélesebb korben vizsgalt lehetdség a fitoremediacio
(CUNNINGHAM et al., 1995; CHAPPELL, 1998; LAKATOS et al.,, 2001; SIMON,
2004).

A fitoremediacios technologia eldtérbe keriilését a kornyezeti kockazat relative kis

mértéke teheti lehet6vé, mivel a szennyezOanyagok, fizikai, kémiai, biologiai



paraméterei, ¢és a kornyezeti elemekkel vald kolcsonhatdsok sajatsagai révén, nem
mutatnak olyan foku diszperziodt, ami kozvetleniil rovidtdvon veszélyeztetné a felszini és
felszin alatti vizeket, valamint a foldhasznalat sem képvisel humén-egészségiigyi
kockézatot.

A vegetacid szerepe a vizhaztartas modositasaval, valamint az er6ziovédelemmel kettds,
tovabba megvalosul a tajbaillesztés is. A fitoextrakcids jelenségek, azaz a ndvények
nehézfém-felhalmozd képessége, a banyamedddkben mérheté nagysagrendek miatt
értékes ismeretanyagot szolgaltat a kis mértékben szennyezett teriileteken alkalmazhato
potencialis novényfajok élettani jellemzdit tekintve (KAMNEV ¢és LELIE, 2000).
Eddigi ismereteink alapjan a banyamedddk nehézfém-tartalméaval kapcsolatos komplex
valamint potencidlis biologiai felvehetOségét és e jelenségen keresztiil az altaluk
képviselt kornyezeti kockéazatot, megallapithato, hogy: (/) a banyamedddékben jellemzd
szulfidos formaban kotott nehézfémek mobilitdsa a kornyezeti feltételektdl erdsen fiiggd
¢s elemenként valtozo, teriiletspecifikusan sziikséges az elemzés a kockazat becsléséhez;
(2) az oldatbeli koncentraciokat az adszorpcios-deszorpcios ¢€s  oldodasi-
csapadékképzodési egyensulyok egyiittesen hatarozzdk meg, aranyuk azonban a
szennyezdanyagokkal terhelt talajok és a banyamedddk esetében eltérd mértékii; (3) a
banyamedddkon jellemzd természetes vegetacio vizsgalata okoldgiai, kockazatbecslési,
illetve remediacidos szempontbdl jelentds, a vegetaciomintazat utalhat a fitotoxicitast
meghatarozo tényezokre, az akkumulacids sajatsagok vizsgéalata novényélettani ¢&s
fitoextrakcios szempontbdl jelentds, mig a nehézfémtlird fajok azonositdsa
erdziovédelem szempontjabol szdmottevd; (4) a kotésformak feltdrasara alkalmazott
extrakcios eljarasok eredményei mas kiegészitd vizsgalatokkal egyiittesen értékelendok,
mivel az extrahaloszerek nem teljesen szelektivek, talaj, iiledék vagy banyameddd
esetében eltérd hatékonysaguak és elemenként is valtozd eredményt adnak, mig a

SEM'/EDX?, illetve XRD® vizsgalatok nem mindig kelléen érzékenyek.

! pasztazo elektronmikroszkopia
* energia-diszperziv rontgenfluoreszcencias spektrometria
3 rontgendiffrakcio



Kutatomunkam soran e megallapitasok tiikrében az alabbi célkitlizéseimet fogalmaztam
meg, melyek a Gydngydsoroszin talalhaté Pb és Zn banyéaszati medddanyagokkal terhelt
teriiletek kornyezeti allapotanak, valamint a banyameddd altal okozott potencialis
kornyezeti kockazat becslésének €s potencialis csokkentésének részét képezik:
I. Nehézfémek (Cd, Cu, Pb és Zn) banyamedddben jellemzd kémiai formainak elemzése
e szilard fazisban jellemz0 nehézfém-kotésformak elemzése szekvens extrakcios
vizsgéalatokkal;
e vizes oldatban jellemzd nehézfém-speciacid szamitogépes modellezése.
II. Kornyezeti feltételek banyameddé nehézfém-forgalmara (Cd, Cu, Pb és Zn) gyakorolt
hatasainak elemzése
e akimosodas kinetikdjanak elemzése talajoszlopos vizsgalatok alapjén;
e sav-bazis pufferkapacitas vizsgélata;
e nehézfém-koncentracid valtozasanak szamitogépes és kisérleti uton valo elemzése
a kémhatds fliggvényében, valamint savas €s lugos 1€épcsOs razatasos kezelés
hatasanak vizsgélata a nehézfém-kimosddasra;
biologiai felvehetdségére SEM/EDX, XRD és extrakcios modszerekkel.
III. Nehézfémek (Cd, Cu, Pb ¢és Zn) és ndvényzet banyamedddn jellemzd
kapcsolatrendszerének elemzése
e Dbiologiailag potencidlisan felvehetd elemtartalom becslése Lakanen-Ervio és
forrovizes frakcionalt extrakciés modszerrel;
e ndvényzet — nehézfém-tartalom — kémhatas térbeli kapcsolatrendszer elemzése
banyameddon;
e ndvényzet akkumulacios sajatsagainak vizsgalata banyameddodn,
e erozid okozta anyagmozgas becslése, valamint a novénytakardval vald fedés
szerepének értékelése az eroziovédelemben.
IV. A FPXRF* spektrometria alkalmazasi lehetéségeinek vizsgalata banyameddén, Cu-,
Pb- és Zn-koncentracid in situ mérése
= a matrixhatas elemzése;

» anedvességtartalom hatasanak elemzése.

* terepi hordozhat6 rontgenfluoreszcencias spektrometria



2. IRODALMI ATTEKINTES

2.1. A nehézfémek fogalma

A szakirodalom gyakran hivatkozik bizonyos elemek (altalaban fémek és félfémek)
csoportjara, mint nehézfémekre, kiilonosen a kdrnyezetszennyezés és az (6ko)toxikologia
terén. A fogalom azonban nem egyértelmii, hasznalata nem kovetkezetes (DUFFUS,
2002).

Tudomanyos vonatkozast hivatkozas nehézfémekre mar az 1930-as években napvilagot
latott, ugyanakkor a [IUPAC® — vagy mas hivatalos szervezet — altal ajanlott kémiai
nevezéktan nem tartalmazza a ,,nehézfémek” kifejezést (McNAUGHT és WILKINSON,
1997).

Nincs Osszefliggés a nehézfémek 6sszefoglald névvel illetett elemek stirlisége vagy mas
fizikai-kémiai tulajdonsagai, sem pedig az (6ko)toxikologiai sajatsagai kozott, mégis
szamos fogalmi meghatérozas vette alapul e sajatsagokat.

Az elemek siirliségét véve alapul széles skalan (3,5 — 7 g cm™) jellemz6 az az érték,
amely felettivel jellemzett fémeket bizonyos szerzok a nehézfémek csoportjaba soroltak.
Gyakran az 5 g cm™ feletti stirliségli fémeket tekintik nehézfémeknek (BREWER és
SCOTT, 1983).

Masok az atomtomeg alapjan értelmezik a nehézfém fogalmat, igy HAMPEL ¢és
HAWLEY (1982) szerint nehézfémek a natriumnal nagyobb atomtomegli elemek, mig
RAND ¢s mtsai (1995) a szkandiumnal jeldlik meg a hatart.

Gyakran hivatkoznak a nehézfémekre azok konkrét megnevezésével. SCANLON (1975)
szerint a Ti, V, Cr, Fe, Ni, Cu, Zn, As, Nb, Ag, Cd, Sn, Hg és Pb tartozik a nehézfémek
csoportjaba, LEEPER (1978) szerint a Cd, Co, Cu, Fe, Hg, Mn, Mo, Ni, Pb és Zn, mig
SCOTT ¢és SMITH (1981) szerint a nehézfémek csoportjaba sorolt elemek: As, Cd, Cr,
Cu, Pb, Hg, Ni, Se és Zn.

TVER szerint (1981) nehézfémek alatt az olyan fémes elemek ionjait értjiik, mint a Cu,
Zn, Fe, Cr és Al. Az Oxford Dictionary of Chemistry (1999) a rezet, az 6lmot, a nikkelt
¢s a cinket emeli ki. A 2000/532 EC szerint nehézfém az Sb, As, Cd, Cr(VI), Cu, Pb, Hg,
Ni, Se, Te, Tl, Sn barmely vegyiilet vagy fémes formaban.

A ,nehézfémek” fogalom helyett gyakran toxikus elemekként hivatkozik az irodalom a

fent emlitett elemekre (HODGSON et al., 1988), ami elsdsorban e fémek és félfémek



vegyliileteinek kornyezeti, biologiai, illetve toxikoldgiai hatdsat figyelembe vevo
szemléletmodot tiikrozi.

A fémek adott €16 szervezetekben betoltott szerepét figyelembe véve nem egyenértékil a
nehézfém és toxikus elem fogalma, példaul a ndvények szadmara esszencialis
nyomelemek koziil a Fe, Mn, Zn, Cu ¢és Mo fémekre nehézfémekként hivatkozunk,
amelyek nem toxikusak, csak adott koncentracié felett (FRIEDLAND, 1989).

A potencidlis toxicitds megitélésekor a kdzéppontban a fémek és félfémek, valamint
ionjaik ¢és vegyiileteik biologiai felvehetdsége 4ll, amit pedig alapvetéen az
atomszerkezetilk hatdroz meg, igy csoportositasuk pusztin a periddusos rendszerben
elfoglalt helyiik alapjan is lehetséges.

Egy ilyen szemlélet szerinti csoportositas az ,,A”G, LB és ,,kézbensé”8 osztalyba sorolés
(AHRLAND et al., 1958). Az ,,A” osztalyba a kevésbé polarizalhato elemek (alkali- és
alkalifoldfémek, szkandium-csoport, aluminium, lantaniddk, aktinidak) tartoznak,
amelyek inkabb oxigén atomokhoz koordinalodnak, a ,,B” osztilyba pedig a koénnyen
polarizalhat6 elemek (Rh, Ir, Pd, Pt, (Cu), Ag, Au, Hg, Tl, (Pb), Bi), amelyek inkabb kén
¢és nitrogén atomokhoz. A ,,kdzbensd” elemek kozé az alabbi elemeket soroljuk: Ti, V,
Cr, Mn, Fe, Co, Ni, (Cu), Zn, Cd, Ga, In, Sn, (Pb), As és Sb. E csoportositas a
komplexképzd sajatsagon keresztiil utal a toxicitasra (NIEBOER és RICHARDSON,
1980).

SPOSITO (1988) szerint egy esszencialis vagy toxikus elem akkor bioldgiailag felvehetd,
ha olyan kémiai formaban van, ami hozzaférheté a novények szdmara és az elemfelvételt
kovetden az életjelenségekre hatdssal van. A hozzaférhetéség a ndvények folyamatos
fejlodését figyelembe vevd iddskalanak megfeleléen definialt, az életjelenségekre valod
hatds pedig fejlodést, biomassza-ndvekedést jelent az esszencialis elemeknél, mig
fitotoxicitast a toxikus elemeknél.”

A novényekre és mikroorganizmusokra gyakorolt toxikus hatdsa tekintetében, ami rovid
id6tartam alatt jelentkezik, az oldatbeli szabad fémionok koncentracidja meghatarozo,
mig a hosszii tdvon vizsgalt fémfelvételt nagymértékben a teljes oldatbeli
fémkoncentracio hatdrozza meg, valamint a kdzeg (talaj) azon tulajdonsagai, amelyek e

koncentracio fenntartasdhoz hozzajarulnak (McBRIDE, 1994).
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? ... an essential or a toxic element is bioavailable if it is in a chemical form that plants can absorb

readily and if, once absorbed, it affects the life cycle of the plant.”



2.2. A nehézfémek toxicitasa, altaluk okozott kornyezeti kockazat

A toxikus elemek és vegyliletek potencidlisan karos kornyezeti hatasainak becslése
elengedhetetlen részét képezi minden kornyezetvédelmi vonatkozast szabdlyozéasnak és
végrehajtasnak. A kockéazatelemzési folyamat Osszetett, kiterjed a potencialis kockézat
meglétének (szennyezd forras, terjedési utvonal és expoziciot viseld) azonositasara, a
dozis-valasz kapcsolatrendszer elemzésére, az expozicid mértékének értékelésére, illetve
az artalmas hatasok eléfordulasanak és mértékének becslésére (GRUIZ, 1999).
kozlemények, a U.S. EPA 1992-ben jelentetett meg tanulmanyt. Az 1999-ben megjelent
egységesitett nevezéktant az IPCS/OECD' jelentése tartalmazza (LEWALLE, 1999).
Ezen alapszik DUFFUS (2001) 6sszefoglald jellegli kozleménye, amelyben ismerteti a
kockéazat- ¢és veszélybecslés, valamint a kockdzatelemzés ¢és veszélykezelés
kapcsolatrendszerét.

A szennyezett talajok nehézfém-koncentraciojdnak meghatdrozasa mellett a
szennyezéanyagok talajban €16 mikroorganizmusokra, magasabb rendli névényekre és
allatokra, valamint a felszini és felszin alatti vizekre, illetve a levegdémindségre gyakorolt
hatasdnak vizsgalata alapveté informacidokat szolgéltat a kornyezeti kockazat
megitélésében (GUPTA ¢és ATEN, 1993).

A kockazatbecslés egy haromszintll megoldasat GUPTA és mtsai (1996) javasoltak,
amelynek alapja a mobilis és mobilizalhatd elemtartalom ismeretében torténd —
tudomanyosan megalapozott — dontéshozatal, amely eredményeként mind Okologiai,
mind pedig gazdasagi szempontbol megfeleld remediacios technologia valaszthato.
GUPTA ¢és mtsai (1996) a kiilonboz6 extrakcios eljarasokkal talajokban becsiilhetd
elemformdk egy rendszerét és sajatsagait (/. tabldzat), valamint az elemformdk, a
szennyezésterjedési utvonalak és a receptorok kapcsolatrendszerét is 0sszefoglaltak.
Banyameddodkre specifikus kvalitativ kockazatelemzési modszert XENIDIS és mtsai
(2003) dolgoztak ki.

A toxicitassal kapcsolatos nevezéktant a [IUPAC 1993-ban tette kozz¢ (DUFFUS, 1993).
Az anyagok toxicitdsa (mérgezd tulajdonsaga) a karosodast okozd dozis ismeretében
jellemezhetd. Azonban meg kell kiilonboztetniink az esszencialis elemeket (Cu, Zn, Ni,
Co, Mo, stb.), amelyek adott optimdlis ddézistartoméanyon kiviil az ¢€l6 szervezetre karos

hatast gyakorolnak, kis mennyiségben hidnybetegséget, nagy adagok esetén mérgezést
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okoznak, mig a mérgezd anyagok (Pb, Cd, stb.), adott kiiszobértek felett, igen kis

koncentracioban is karosak. Az esszencidlis elemekre és a toxikus elemekre jellemzd

dozis-valasz dsszefliggés jellegzetes, jol elkiilonithetd, az elébbi minimumgodrbével, mig

az utobbi szigmoid gorbével irhatdé le (BREWER és SCOTT, 1983; DUFFUS és

WORTH, 2001).

1. tablazat: Extrakcios eljarasok talajokban jellemz6 elemformak vizsgalatira (GUPTA et al., 1996)

frakcio

jellemzok

extrakcios eljards

teljes elemtartalom

mobilizalhaté elemtartalom

mobilis elemtartalom

immobilis elemtartalom

nem aktiv + potencialisan aktiv
(mobilizalhato)

potencialisan aktiv + aktiv =
biologiailag potencialisan felvehetd
vagy potencialisan kimos6do

aktiv = biologiailag felvehet6 és
koénnyen kimos6do

teljes — mobilizalhatd = nem reaktiv

erds savas kivonoszerek: kiralyviz,
forr6 HNO3;, HC1

pufferolt és nem pufferolt komplex
(kelat-) képzok: NH,Oac + EDTA,
EDTA, ecetsav, DTPA + CaCl,

semleges, nem pufferolt sboldatok:
NaNO3, Caclz, NH4NO3

Az egyes nehézfémek legtoxikusabb formadit, valamint fitotoxicitasuk és emldsokre

gyakorolt toxicitdsuk relativ mértékét a 2. tabldzatban, mig a nehézfémek toxicitasi

sorrendjét az egyes €16 szervezetekre a 3. tabldzatban foglaltuk dssze.

2. tablazat: Speciacié és toxicitas osszefiiggései (HAYES és TRAINA, 1998)

elem legtoxikusabb forma fitotoxicitds emldsokre vonatkozo toxicitdas

As AsO4”, As(CH;); kozepes koncentracioban nagy koncentracidban

Cd cd* kozepes koncentracioban kis koncentracioban

Co Co** kozepes koncentracioban kis koncentracioban

Cr CrO4* kdzepes koncentracioban kis koncentracioban

Cu Cu** kozepes koncentracidban kdzepes koncentracidban
Hg Hg”', (CH;),Hg nagy koncentracioban kis koncentracioban

Ni Ni* kdzepes koncentracidban kdzepes koncentracidban
Pb Pb*"* kozepes koncentracidban kis koncentracioban

Zn Zn*" nagy koncentracioban nagy koncentracioban

3. tablazat: Bizonyos él6 szervezetekre megadhaté az egyes elemek toxicitasi sorrendje
(NIEBOER és RICHARDSON, 1980)

élo szervezet

toxicitdsi sorrend *

Algék (Chlorella vulgaris)

Gombak
Poaceae (Hordeum sp.)

Protozoak (Paramecium)

Polycelis
Neanthes
Halak (tiiskés piko)

Eml6sok (patkany, egér, nyul)

Hg>Cu>Cd>Fe>Cr>Zn>Ni>Co>Mn
Ag>Hg>Cu>Cd>Cr>Ni>Pb>Co>Zn>Fe>Ca
Hg>Pb>Cu>Cd>Cr>Ni>Zn
Hg, Pb>Ag>Cu, Cd>Ni, Co>Mn>Zn
Hg>Ag>Au>Cu>Cd>Zn>Ni>Co>Cr>Pb>Al
Hg>Cu>Zn>Pb>Cd
Ag>Hg>Cu>Pb>Cd>Au>AI>Zn>Ni>Cr>Co>Mn
Ag, Hg, T1, Cd>Cu, Pb, Co, Sn, Mn, Zn, Ni, Fe, Cr>Al

*: Az egyes fémek ionjaira

.....

felvehetdsége, a koncentracioviszonyok és az elemfelvétel modja, illetve kinetikaja

hatarozza meg (NIEBOER

¢s RICHARDSON, 1980).



.....

izotoposszetétel,  elektronszerkezet, oxidaciés  4llapot, komplexforma vagy
molekulaszerkezet alapjan megkiilonboztetheték (TEMPLETON et al., 2000).

OCHALI (1977) szerint a fémionok toxicitasanak mechanizmusai harom kategoéridba
sorolhatok: (1) bioldgiai szerepet betolté molekulak (enzimek, polinukleotidok) funkcios
csoportjainak blokkolasa; (2) létfontossagti fémionok helyettesitése, kiszoritasa; (3) aktiv
konformécié modositasa pl. enzimek esetében. A nehézfémek toxicitasat ROSS (1994)
szerint meghatarozd tényezoket talaj-ndvény rendszerekben a 4. tdblazatban foglaltuk

0ssze.

4. tablazat: A nehézfémek toxicitasat meghatarozo tényezok talaj-novény
rendszerekben (ROSS, 1994)

tényezok
a nehézfem sajatsagai kémiai forma
biologiai felvehetség
tartozkodasi id6 az €16 szervezetben
doézis
expozicids utvonal
hatasmechanizmus letalis vagy szubletalis
kolcsonhatasok mas elemekkel
kumulativ hatasok
akut vagy kronikus
fejlettségi allapottol fliggd vagy fliggetlen
celfeliiletek az expoziciot szaporodas
viselénél légzési funkciok
fotoszintetikus aktivitas
génallomany

A nehézfémek toxicitadsa alapvetden a donorerdsségtdl fiigg, azaz az oxigénhez, kénhez
¢és nitrogénhez val6 affinitdsatol, valamint a méret- €s geometriai viszonyoktol. Emellett a
semleges toltésii — nehézfém-tartalmu — részecskék membrantranszportja konnyti.

Az elemek toxicitasi sorrendjében az ¢€l6 szervezetek fajtajatol fiiggetleniil van
szabalyszerliség, altalanossagban megallapithatd, hogy a ,,B” osztalyba sorolt elemek
toxikusabbak a ,.k6zbensd” elemeknél, mig az ,,A” tipustiak a leginkabb toxikusak
(SPOSITO, 1988). Ennek oka, hogy a leginkabb toxikus elemek az Ochai altal leirt
mechanizmusok mindegyikében részt vesznek (NIEBOER és RICHARDSON, 1980).

2.3. A kornyezet hatasa a nehézfémek sorsara

2.3.1. A nehézfémek biogeokémiai korforgalma

1 Chemical species: specific form of an element defined as to isotopic composition, electronic or
oxidation state, and/or complex or molecular structure” (IUPAC Recommandation, 2000)
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A nehézfémek természetes koriilmények kozott a talajban és foldtani képzoddményekben
az ¢lo szervezetek szamara tobbnyire nem hozzaférheté formaban, dsvanyokként vannak
jelen. A biogeokémiai korforgalomba természetes uUton e képzddmények mallasaval
keriilnek (3. tablazat). Példaul a vulkani eredetli és metamorf kézetek, igy az olivin vagy
augit mallasaval jelentés mennyiségti Mn, Co, Ni, Cu és Zn keriil a névények szamara
felveheté formdba. Szamos nehézfém nagyrészt szulfidok forméjaban taldlhaté meg a
természetben, igy az Pb galenit, a Hg cinnabarit, a Cu kalkopirit vagy a Zn szfalerit
formdjaban. A Cd altaldban a Zn-kel fordul el6 a hasonld ionsugaruk ¢és
elektronegativitasuk miatt. Egyes elemek izomorf helyettesités révén talalhatok meg
bizonyos asvanyokban, igy az Pb>" a K helyére épiilve szilikat asvanyokban, a Ni*™ a
Fe®-t helyettesitve a piritben, vagy a vulkani kézetekben a Cr(IIl) a Fe(IIl), illetve a
Cr(VI) az AP’" helyére épiilve (ROSS, 1994).

5. tabldzat: Nehézfém-tartalmu asvinyok és mallasi sajatsaguk (ROSS, 1994)

madlldsra valo hajlam dasvany nehézfém-tartalom

olivin Mn, Co, Ni, Cu, Zn

anortit Mn, Cu, Sr

augit Mn, Co, Ni, Cu, Zn, Pb

albit Cu

biotit Mn, Co, Ni, Cu, Zn
ortoklasz Cu, Sr
muszkovit Cu, Sr
magnetit Cr, Co, Ni, Zn

A nehézfémek gyakorisiga a kiilonb6zé foldtani képzddményekben — természetes
koriilmények kozott — adott atlagos koncentracioértékekkel jellemezhetd, amit az elemek
olvadékokban, vizes, gaz-, illetve szilard fazisban végbemend folyamatainak természete
hatdroz meg a természetben eldforduld vegyliletek kivaldsanak és oldatba jutasdnak
torvényszeriiségei mellett (GRASSELLY, 1995).

A talajban 1évé asvanyi alkotorészek és a talajoldat kozott lejatszodd hatarfeliileti
folyamatok nagymértékben meghatarozzak az egyes elemek geokémiai korfolyamatait. A
talajoldat Osszetétele fligg az asvanyok mallasi sajatsagaitdl és a csapadékképzodési
folyamatoktol, amelyekben a hatarfeliilet alapvetd szerepet jatszik. Emellett az dsvanyi
felilletek katalizatorai is lehetnek egyes kémiai vagy biokémiai reakcioknak. A
hatarfeliileti folyamatok Osszetettek, az egyes reakcidtipusok, igy az adszorpcio,
deszorpcid, ioncsere, csapadékképzddés, oldodas és elektrontranszfer folyamatok nem
hatarolddnak el egymastol, komplex rendszert alkotnak (DAVIES és HAYES, 1986).

crer

Osszefiiggései azok ionpotencialjaval a Banin-Navrot gorbékkel irhatok le (/. dbra). E
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gorbék nagymértékben hasonléak a szarazfoldi novényekre, allatokra és a talaj
mikroflorajara egyarant (BANIN és NAVROT, 1975).

Az egyes elemek talajban és ndvényekben jellemzd sajatsdgait, megoszlasi ardnyait

részletesen, elemenként KABATA-PENDIAS (2000) ismerteti.

2
Cd Mo
Zn
0 K
Cu
2 Ni /Al
Fe
Cr
N,
>
0,5 1 1,5
IgIP

1. abra: Banin-Navrot gorbe szarazfoldi novényekre, EFg = [elem]éldszervezetben/|elem]kozetekben;
IP = szabad ion vegyértéke/szabad ion sugara (BANIN és NAVROT, 1975)

Az antropogén beavatkozds fémkorforgasra gyakorolt hatdsat kiilonbozo indexekkel

szamszerusithetjiik (6.

tablazat),

igy

a globalis interferencia-faktorral'?, a

geoakkumulacios indexszel"” (Ige,) 6s a 1égkori dasulési tényezéivel14 (EF).

6. tablazat: A fémek korforgasanak antropogén megzavarasa, Ig.,
geoakkumulaciés index; EF légkori disulasi tényezé (PAPP és

KUMMEL, 1992)

Elem IGeo Is EF
Pb 3-5 3
Cd 3-5 3
Cu 0-4 2
Zn 1-4 1,5
Cr 0-2 1
Hg 1-5 0

A nehézfémszennyezés ritkan jelent egyetlen elemmel valod szennyezettséget, altaldban
elemek csoportja okozza a kornyezeti elemek terhelését, emellett a toxicitas sem additiv a
szinergista és antagonista hatdsok érvényre jutisa folytan (GRUIZ, 1999; TAMAS,
2002). Ennek jellemzésére alkalmazott a szennyezettségi index (PI), ami ha egynél
nagyobb,
PENDIAS, 2000).

az Okoszisztémakra toxikus nehézfém-koncentraciora utal (KABATA-

' Adott elem atmoszfériba természetes
anyagfolyamatokhoz viszonyitva.

' Az elem realis folyami és prebiotikus iiledékekben mért koncentracio-viszonyanak logaritmusa.

s

iranyuld antropogén anyagfolyamatanak aranya a

sy
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PI = 3 (teljes elemkoncentrdcié / tolerdlhaté elemkoncentrdcié) (elemek szama)™ (1)

A kiilonosen veszélyes nehézfémek (Pb, Cd, Ni, Hg) human- ¢és ndvényélettani
jelentds kiillonbségek vannak (FILEP et al., 2002).

A talajban jelenlévé nehézfémek bizonyos hanyada kémiai és kotésformaktol fiiggden
felveheté a ndvényzet altal. A kifejtett novényélettani hatas attol fligg, hogy a nehézfém
tolt-e be bioldgiai szerepet, vagy toxikus elem. Bar természetes eredetli nehézfém-
tartalom esetén a novényzet jellemezhetd atlagos elemtartalommal, ndvényfajonként
nagyon eltérd lehet az elemtoleralé és akkumulalo képesség (7. tablazat).

7. tablazat: A talaj, valamint nemércesedett talajon él6 novényzet hamujianak atlagos nehézfém-
tartalma (mg kg") (GRASSELLY, 1995)

elem dtlag * fiifélek lombhullato fak levele  tilevelii fak levele talaj
Co 9 10 5 7 1-40
Cr 9 19 5 8 5-1000
Cu 183 119 249 133 2-100
Ni 65 54 87 57 5-500
Pb 70 33 54 75 2-200
Zn 1400 850 2303 1127 10-300

*: egy€b novényfajtakra vonatkozo adatok is bevonasra kertiltek

Az eltérd nehézfém-tolerdldo képesség eredményeként elemenként eltérd fitotoxikus
koncentraciok jellemzdek. A fitotoxikus elemkoncentraciok névényfajonként és talajtani
sajatsagoktol fliggden valtoznak, tovabba a fémek egymas mellett eltérd hatast fejthetnek
ki. A fitotoxicitas jellemzésére ezért ROSS és KAYE (1994), valamint KABATA-
PENDIAS (2000) a fitotoxicitasi kiiszobérték — észlelheté novekedéscsokkenést okozo
elemkoncentracid — figyelembevételét javasolta.

Emellett a banyameddok esetében az asvanyi formdban, kristalyracsban 1évo nehézfémek
rovidtavon kis valdszinliséggel vannak hatassal az dkoszisztémakra, ezért a kicserélhetd
¢s a gyenge savas extrakcioval becsiilt felvehetd elemhdnyad (ADRIANO, 1986)
figyelembevételét javasoltdk KIM ¢és mtsai (2001) a veszélyességi index (DI)

megadasara.
DI = [ 3 (kicserélhetd elemkoncentrdcié / felvehetd elemkoncentrdcid)] (elemek szama)™” 2)

A mezdgazdasagi novényekre kidolgozott fitotoxicitasi kiiszobértékek alacsonyabbak,
mint a nehézfémekkel terhelt teriileteken 6shonos ndvényfajokra, mivel az utobbiak

nagyobb nehézfémtiird képességliek (LEVY et al., 1999).
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2.3.2. Nehézfémek a talajban

A talaj, azon sajatsdgabol adddoan, hogy biotikus és abiotikus alrendszerekkel
jellemezhetd haromféazisu heterogén polidiszperz rendszer, a nehézfémeket szamos
mechanizmus szerint kdtheti meg, és a kotésformak, igy az elemek mobilitasa, a talaj
Osszetételétol, fizikai, kémiai €s bioldgiai tulajdonsagaitdl fliggden valtozatos.

A nehézfémek kotésformai meghatdrozéak a mobilitas szempontjabol (8. tdblazat)

(SALOMONS, 1995).

8. tablazat: A nehézfémek kotésformai és mobilitasuk kvalitativ osszefiiggése (SALOMONS, 1995)

kotésformdk mobilitds
kicserélhetd kationok nagy; kation-0sszetételtdl fiiggd
vas- és manganhidroxidokhoz kotott vegyiiletek kozepes; redoxi potencialtol fiiggd
szervesanyaghoz kotott nehézfémek kozepes
szulfidos formaban kotott nehézfémek kornyezeti feltételektdl ersen fliggd
asvanyi részecskékben kotott nehézfémek kicsi; mallas mértekétol fliggd

A nyomelemek (nehézfémek) relativ reaktivitdsat, ami magaba foglalja az ¢l
szervezetek szamara a hozzaférhetséget, felvehetdséget, illetve toxicitast, alapvetden az
kémhatas, redoxi potencidl, stb.) fiiggvénye, e paraméterek hatarozzak meg az oldatban
jelenlévé ionok jellegét, valamint, hogy milyen reakciok (pl.: hidrolizis,
csapadékképzodés, komplexképzddés, szorpcids folyamatok) jatszodnak le (HAYES és
TRAINA, 1998).

A talajban lejatszodd kémiai folyamatokat részletesen példaul BOHN és mtsai (1985),
FILEP (1988) és SPARKS (1995) ismerteti.

Ha nincs jelen nagy koncentracioban komplexképzd ligandum a talajoldatban, a
leginkabb jellemzd reakcid a nehézfémek (M) hidrolizise, amely kémhatastol fliggden

kiilonboz6 részecskék megjelenését eredményezi (BOHN et al., 1985).

M+ H,0=MOH) +H" 3)
M*" + 2H,0 = M(OH), + 2H" 4)
M+ 3H,0 = M(OH); + 3H" (5)

JON4

Az elemek specidcidjat a kémhatisviszonyok elemenként eltérd mértékben, de

jellemzdéen meghatarozzak (9. tablazat).

14



9. tablazat: Nehézfémek oxidacios allapotai és specieszei kémhatastol fiiggoen vizes oldatban (HAYES
és TRAINA, 1998)

elem savas kdrnyezet bazikus kornyezet
As (III) As(OH); AsO5™
AS(V) H2ASO4_ HASO4_
Cd(1n) Cd*, CdSO,, CdCI Cd*, CdSO,, CdCI', CdHCO5"
Co(I) Co**, CoSO, Co(OH),
Cr(1ID) Cr(OH)*" Cr(OH),
Cr(VI) Cr,0,* CrO,~
Cu(I) szerves, Cu®’, CuCl’ szerves, CuCO;, CuHCO;"
Hg(II) Hg”", Hg(Cl),, CH;Hg", szerves Hg(OH),, szerves
Ni(II) Ni*, NiSO,4, NiHCO;", szerves NiCO;, NiHCO;", Ni**
Pb(II) Pb*", szerves, PbSO,, PbHCO;" PbCO;, PbHCO5', szerves, Pb(CO;),”, PbOH"
Zn(ID) Zn?', ZnSO,, szerves ZnHCO;", ZnCOs, szerves, Zn*', ZnSO,

A redoxi potencidl szintén meghataroz6 a kiilonbozd oxidacids allapotokat felvevd
elemek esetében (/0. tablazat). A talaj redoxi potencidlja tekintetében pedig meghatarozo

a mikrobioldgiai aktivitas (/1. tablazat).

10. tablazat: Redoxi potencial hatasa a speciaciora (HAYES és TRAINA, 1998)

elem alacsony pE magas pE
As (111, V) AsO5”, AsH;, As(CHs)s AsO4”
Co (11, 111) Co** Co’**
Cr (111, VI) cr'’ CrO”

11. tabldzat: Talajoldat Osszetételét szabalyozo szilard fazisok oxidativ és reduktiv kérnyezetben
(HAYES és TRAINA, 1998)

elem aerob anaerob

As Ca3(AsO4)2, Mg3(ASO4)2, A5205 AS, Ast3, AS203

Cd Cd(OH),, CdCO; Cd, CdS

Co Co(OH),, CoCO3, CoSOy, Co(OH),, CoCO;, CoSOq4
Cr Cr(OH); savas és semleges pH-n Cr(OH),

Cu CuO, CuCO3;, Cu(OH),CO; Cu, CusS, Cu,S

Hg HgCl,, HgO, Hg(OH), Hg, HgS

Ni NiO, NiCO3, Ni(OH), Ni, NiS

Pb PbO, PbCOs3, Pb;(CO;3)(OH), Pb, PbS

/n Zn0, Zn(OH),, ZnCO;, ZnSO, Zn, ZnS

A csapadékképzdédési és oldodasi egyensulyi folyamatok fémek vegyiileteire az
oldhat6sagi szorzattal (K), mint termodinamikai &llanddval jellemezheték. A soék
oldékonysaga (S) a vizes oldatbeli aktivitdsaval (a) jellemezhetd, amely fiigg a vizes
oldat ionerdsségétdl. A kozos iont tartalmazo elektrolitok csokkentik, a kdzos iont nem

tartalmazo elektrolitok novelik annak oldhatosagat (BOHN et al., 1985).

AByy = PA" (g + 4B g (6)
pr = aA+p aB—q (7)
S=(Ky/p ¢ (8)

A csapadékképzodési folyamatok fiiggenek a kdzeg kémhatédsatol €s redoxipotencialjatol,

a homérséklettdl és az egyéb anyagok (sok, komplexképzdk, stb.) jelenlététdl. A legtobb
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fém hidroxidokat képez lugos pH-tartomanyban ¢s kicsapodik. Az amfoter sajatsagu
fémek esetében a pH tovabbi emelése noveli a vizoldhatdsagot. Az oxidacids szam
valtozas is eredményezhet csapadékkivalast, vagy oldatba keriilést (FILEP, 1988).

A csapadékok oldhatosagat savas pH-n az anionok kompeticids protonalddasi reakcioi,
lugos pH-n a kationok kompeticidés hidroxokomplex-képzddési reakcioi ndvelhetik.
Idegen komplexképzok hatdsara is néhet a csapadékok oldhatosdga, amikor azok a
kodzponti ionnal vagy a ligandummal vizoldhaté komplexek képzddnek (FILEP, 1988).

A szerves ¢és szervetlen ligandumokkal valé komplexképzés szintén meghatarozo a
speciacio tekintetében. A Iépcsdzetes komplexképzddési egyenstulyok egyensulyi

egyenletekkel, illetve szintén termodinamikai stabilitasi allandokkal (K) jellemezhetdk.

M+L =ML Ky = [ML]/ [M][L] )
ML+L= ML, Kyi> = /ML,]/ [ML][L] (10)
MLn-I +L= MLn KMLn = WLn]/WLnJ]/L] (11)

A fenti reakciok mellett egyéb reakciok is lejatszodhatnak a talajoldatban, igy hidrolizis
(12), reakcio egyéb komplexképzdvel (13), protonalddas (/4), komplex protondlodasa
savas pH-n (/5), hidroxokomplex képzddése lugos pH-n (/6) és vegyes komplex
ML képzodésének mértékét. E zavard folyamatok vehetok figyelembe a latszolagos
stabilitasi allandoval (K'), amelyek azonban csak adott kémiai paraméterek mellett

jellemzik az ML komplex képzddésének mértékét (BOHN et al., 1985).

M +x OH < M(OH), (12)
M+nd & MA, (13)

I\ +jH <LH (14)
ML +H < MLH (15)
ML" + OH < ML(OH) (16)
ML + 4 < MLA (17)

A komplexképzddés egy fajtaja a kelatképzddés, amikor a szerves ligandum tobb
atomjaval koordindlodik ugyanahhoz a fémhez, ennek megfeleléen megkiilonboztetiink
egyfogt, tobbfogu vagy ambidentat ligandumokat.

A kétvegyértékli atmenetifém-ionok komplexképzé képessége az alabbi sorrendnek

megfeleléen valtozik (BOHN et al., 1985):

Mr?" <F&" <Co®t <Ni** <Cu** <zn**
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Az adszorpcids-deszorpcids folyamatok leirasara szamos egyensulyi és kinetikai modell

alkalmazhat6 (12. tablazat) (SELIM, 1999).

12. tablazat: A leggyakrabban hasznalt talajfolyamatokat leiré egyensiilyi és kinetikai modellek
(SELIM, 1999)

modell matematikai leirds
egyensulyi linearis S=K4C
modellek Freundlich S=K,C
altalanos Freundlich S/Smax = [k.C / (1 + k. C)]
Rothmund-Kornfeld ioncsere S;/ St =Kgk (C/Cy)"
Langmuir S/Smax =k C/ (1 +k.C)
altalanos Langmuir-Freundlich S/Smax = (kLC)P / [1 + (k,C)"]
Langmuir (szigma) S/Smax =k C/ (1 +k C+ o/C)
kinetikai elsérendi dS/ot =k¢ (6/p) C - k,S
modellek n-ed rendl 0S/ot =k (0/p) C" - k¢S
irreverzibilis oS/ot=k; (8/p) (C-C,)
masodrend irreverzibilis 0S/0t =k (0/p) (Smax - S)
Langmuir 0S/0t =k (0/p) C (Spax - S) - kS
Elovich 0S/ot = A exp(-BS)
hatvany oS/ot=K (6/p) C" S™
tomegaramlasi 0S/ot =K (6/p) (C — C*)

A, B, C*, C,, K, Ky, Kgk, ko, k¢, ks, n, m, Spuy, ki, B és o modellparaméterek, p: stiriiség, 0: talaj viztartalma (tf %), Cr:
oldatkoncentracio, St: Osszes adszorbealt anyagmennyiség

Az adszorbealt részecskék és az adszorbens kozott nem specifikus adszorpcid esetén
elektrosztatikus kolcsonhatds van, az oldatbeli ionok egy ellentétes toltésti, diszkrét
helyhez kotddnek. A talaj kationcseréld képessége a kationcsere-kapacitdssal
jellemezhetd (13. tablazat).

A kicserélodésre valo hajlam az elektromos toltéstdl, a hidratalt részecske sugaratol és
elektronkonfiguracigjatol fligg.

13. tdblazat: Talajkolloidok kationcsere-kapacitasa (FILEP, 1988;
STEFANOVITS és mtsai, 1999)

talajkolloidok kationcsere-kapacitds (meq/100g)
kaolinit 5-10

illit 30-40

vermikulit 100-150
montmorillonit 80-150

klorit 10-30

allofanok 50-100
vasoxid-hidroxid 3

humusz 200-300
humuszsavak 800-900

A kicserélddésre valod hajlam sorrendje a kationok esetében megfelel a liotrép sornak

(FILEP, 1988):

Na" <Li" <K' <Rb" <Cs" <Mg’" <Ca’" <Ba’" <Cu’* <Al <Fe’" <Th*"
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A szabad fémionok adszorpcios affinitasa talajokon altalaban az ionsugarnak megfeleld

sorrendet kdveti, igy érvényes az alabbi sorrend is (SPOSITO, 1988):
Zn’" < Cd™* < Hg'"

Az atmeneti fémek esetében azonban az ionsugar dnmagidban nem minden esetben
reprezentalja az affinitdst, mivel az elektronkonfiguridcio fontos szerepet tdlt be a
komplexképzésben. E fémek esetében az affinitds az Irving-Williams sorrendnek felel

meg (SPOSITO, 1988).
Mn2+ <FeZ+ < C02+ <Nl~2+ < Cu2+

Okolégiai szempontbdl a talajoldat nehézfém-koncentricidja mérvadd, mivel a
novényzeten keresztiil a taplaléklancba, valamint a felszin alatti vizekbe nagyrészt a
talajoldatban 1évé nehézfémhanyad keriilhet be. A talajoldat koncentracidviszonyait
befolyasold folyamatok azonban Osszetettek, a talaj viztartalmanak valtozéasat, az
egyensulyi és/vagy nem-egyensulyi allapotokat, a redoxi potencialt befolyasolo
mikroorganizmus-tevékenységet, a vizben oldott komplexképzé vegyiileteket, valamint a
talajlevegd Osszetételét egylittesen kell figyelembe venniink, amikor az adszorpcids-
deszorpcids, csapadékképzddési-oldodasi, komplex- és ionpar-képzddési folyamatokat
vizsgaljuk (BRUMMER et al., 1986).

A talajoldat koncentracidja és kémiai Osszetétele végsd soron a s6forrasok mindségétol, a
talaj nedvességtartalmatol és a nedvességallapotatdl, valamint a nedvességaramlas
mértékétdl és iranyatdl fligg, ezért sajatos térbeli és idobeli valtozasokat mutat (FILEP,
1988).

A talajok folyadékfazisanak elemzése mellett vizsgalati modszertani szempontbol
sziikséges a levalasztott oldat energiadllapotidnak jellemzése is, igy értelmezhetd példaul
a novények altal felvehetd elemhanyad (CSILLAG et al., 2001).

PARKER ¢és PEDLER (1997) szerint a fémek biologiai felvehetOségét és toxicitasat
meghatarozo kulcstényezo a szabad fémion koncentracié ( illetve aktivitas).

A szilard és folyadék fazis kozotti megoszlasi hanyadost — azaz a talajbeli és oldatbeli
koncentracid6 hanyadosat — a csapadékok oldodéasi folyamatai, valamint a szorpcios
egyensulyok hatdrozzak meg, amelyeket pedig a kémhatds, az ionerdsség, a
komplexképzok jelenléte, a kicserélhetd ionok jellemzdi, a kinetikai sajatsagok, valamint

a talajalkotok szorpcios tulajdonsagai szabalyoznak (IMPELLITTERI et al., 2001).
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Altalaban igaz, hogy ha alacsony a talaj nehézfém-koncentracidja és nagy az adszorpcios
kapacitéasa, az adszorpcids-deszorpcios folyamatok dontéek a talajoldatbeli koncentraciod
viszonyok meghatarozasaban.

Ipari, illetve banyaszati eredetii nehézfémszennyezés esetében a talajoldatbeli
koncentraciokat az adszorpcids-deszorpcids €s oldodasi-csapadékképzddési egyenstlyok
egyiittesen befolyasoljak, igy a pH fiiggvényében a talajoldatban mérhetd koncentracid
izotermak eltérnek a csak oldodasi-csapadékképzddési folyamatokat leiro, pl.: Cu-, Cd-,
Zn- ¢és Pb-vegyiiletekre linedris izotermaktdl. Savas talajoknal a talajoldat nehézfém-
meg, illetve a komplexképzddési folyamatok (BRUMMER et al., 1986).

A nehézfémekre talajokon jellemzd szorpcids modelleket részletesen KRETZSCHMAR
¢s VOEGELIN (2001) foglalja ossze.

A nehézfémek adott kdrnyezeti elemben valé mobilitasanak értékelésére FORSTNER és
mtsai  (1990) szerint négy kiilonbozé megkozelités alkalmazhaté: (/) teljes
speciacidanalizis; (2) részleges specidcidanalizis; (3) modell vegyiiletek/koriilmények
specidcidanalizise; (4) prognosztizalé megkozelités.

A nehézfémek relativ mobilitasa kifejezhetd az oldatbeli és a megkotott mennyiségek
aranyaval, adott kémhatas-viszonyok mellett. Savas talajokndl a nehézfémek mobilitasa

az alabbi sorrendben valtozik (BRUMMER et al., 1986):
Hg’" < Pb*" < Cu’* < Mn®" < Zn** < Ni*" < Cd**

Az adszorpcios-deszorpcios sajatsagok tekintetében a Zn kimosodésanak mértékét az
adszorpcids komplexek képzddése csokkenti, az Pb esetében a csapadékképzddés a
meghatdrozo, mig a Cu esetében mindkét folyamat szamottevd. A kémbhatasvaltozas
immobilizal6 hatasa csak pH > 7 esetében szamottevd a vizsgalt elemek esetében
(HARTER, 1983).

A pH csokkenésével a Cd €s Zn mobilitdsa nagymértékben megnd, savanyu talajoknal a
szervesanyagokkal egyiitt az als6 talajrétegekbe keriil, és a felszin alatti vizeket
veszélyezteti. Ezzel szemben az Pb ¢és Cu talajtipustol fiiggetleniil kevésbé mobilis és a
talaj fels6 rétegében marad, ami a taplaléklancon keresztiil jelenthet potencialis
kornyezeti kockazatot (SCOKART et al., 1983; GERRITSE és VAN DRIEL, 1984).

LI és SHUMAN (1996) szerint magas nehézfém-tartalmt szennyezett talajok esetében a
Cd ¢és az Pb altalaban kevésbé mozgékony, mint a Zn, mivel az elébbiek vizzel kevésbé

mozgékony szervesanyagokhoz kotott frakcidban fordulnak eld, mig a Zn a kicserélhetd
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frakcioban. KUO ¢és mtsai (1983) szerint ugyanakkor egy Cu-tartalmi banyameddd
kornyeztében 1€v0 talajokban a Cd nagyobb mértékben mosddik az alsobb talajrétegekbe,
mint a Cu és a Zn, amit a Cd szervesanyagokkal valo erdsebb komplexképzd
sajatsaganak tulajdonitanak.

A kémbhatés talajoldatbeli nehézfém-koncentraciokra vald hatasat a talaj szervesanyag-
tartalma — annak mindségétdl és mennyiségétdl fliggden eltérden — befolyasolja. A Cu-,
Pb-, Zn-, Ni- és Cd-koncentracid és a szervesanyag-tartalom kozotti korrelaciot tobbek
kozott HARTER (1983), BRUMMER és mtsai (1986), valamint McBRIDE és mtsai
(1997) vizsgaltak.

A szervesanyag-tartalom szerepe a felszini, felszin alatti vizekben ¢és a talajoldatban a
nehézfém-koncentraciora nézve kettds. A szilard szervesanyagok fémmegkotd képessége
révén csokken a nehézfémek mobilitdsa, mig az oldott szervesanyagok ndvelik a
mobilitast. A talajban és vizekben eléforduld szervesanyagok kotohelyei nagymértékben
heterogének, igy a kompeticids adszorpcios folyamatok leirdsa meghatarozo a mobilitas
becslése tekintetében. Tobbek kozott BENEDETTI és mtsai (1996) és KINNIBURGH ¢és
mtsai (1999) a NICA-Donnan modellt alkalmaztdk ezen adszorpcids folyamatok
leirasara.

A humuszanyagok jelentds szerepet jatszanak a fémek mobilitdsi sajatsagaiban. A
humuszanyagok ¢és fémek kozott lejatszodd kémiai  reakciokat, valamint
mechanizmusukat részletesen példaul LIVENS (1991) ismerteti.

A nehézfémek, igy példaul a Cu és az Pb, altalaban nagy affinitdssal vannak a talajban
talalhatd szervesanyagokhoz, ami egyrészt annak kationcsere-kapacitasdval, masrészt
komplexképzd sajatsagaval van osszefliggésben (ADRIANO, 1986).

Bar a szervesanyag-tartalom meghataroz6 a talajoldat nehézfém-koncentracigja
tekintetében, az adszorpcids kisérletek alapjan nem mutathat6 ki szoros korrelacid. Ennek
oka egyrészt, hogy a pH is befolyasolja a fémorganikus komplexek képzodését, és
szorosabb korrelaci6 jellemzd a kémhatas és az adszorpcido mértéke kozott. A masik
fontos tényezd emellett, hogy a humuszanyagok szerkezetiik sokfélesége miatt, amely
napjainkban sem pontosan feltart, nem tekinthet6k egységes anyagnak, adszorpcios és
kationcseréld sajatsagaik eltérdek, és szintén kémhatasfiiggéek (FILEP, 1988).

A humuszanyagok és nehézfémek kozotti kdlesonhatdsokat, alapvetden a fémionok adott
kotOhelyhez valo affinitdsa, a sztereokémiai sajatsagok, valamint a kémiai kornyezet

(komplexképzo ligandumok egymas melletti hatasa) hatdrozza meg (LIVENS, 1991).
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Adott nehézfém adott adszorbensen a kémhatas fliggvényében valtozd aranyban kotddik
meg specifikusan és nem specifikusan. Ezen ardny ismerete fontos annak megitélésében,
hogy milyen mértékli mobilitdssal és novények altal torténd felvétellel jellemezhetd
(TILLER et al., 1984; BARROW ¢és WHELAN, 1998).

McBRIDE és mtsai (1997), valamint SAUVE és mtsai (2000) a szennyezett talajokban a
talajoldatbeli Zn, Cu, Cd és Pb aktivitdsok (M) és a talajtani sajatsagok — mint pH,
szervesanyag-tartalom (OM) és Osszes fém koncentracid (Mr) — kozotti korrelaciot az

alabbi Osszefiiggést alapul véve vizsgaltak:
pM =a + b pH — ¢ log(M;0M™) (18)

Cu esetében a szabad ion aktivitdsa a szervesanyag-tartalomtol erdsen fiigg, mig a Zn és
Cd ionok aktivitasa oldatban inkabb pH-fiigg6. Az Pb ion aktivitisa esetén kevésbé
mutathat6 ki korrelacio a vizsgalt talajtani tulajdonsagokkal.

A Cd szorpcios sajatsagait széles korben vizsgaltak talajokon és szamos Freundlich-féle
szorpcids egyenletet javasoltak a leirasukra. Osszefoglald jelleggel attekintést a
tapasztalati eredményeken alapuld egyenletekrol KRETZSCHMAR ¢és VOEGELIN
(2001) ad.

VAN DER ZEE ¢és VAN RIEMSDIJK (1987) a talajokon adszorbealt Cd mennyiségét
(g9) egyensulyi allapotra a pH és szervesanyag-tartalom figyelembevételével egy

modositott Freundlich egyenlettel adja meg:
g=k"ocH )" " (19)

ahol oc: szerves széntartalom; c¢: oldatbeli koncentracio; H': protonaktivitas; k", n:
tapasztalati allandok.

A nehézfémek adszorpcids sajatsagai a kémhatas fiiggvényében a fém-hidroxo
komplexek képzddésével, a kotdhelyeken 1évo Al hidrolizisével, a protonok kompeticios
adszorpcigjaval, valamint az adszorbens oxidok savkatalizalt oldodasaval hozhatok
Osszefliggésbe (ELLIOTT et al., 1986).

A szervesanyag-tartalom nehézfém-megkotd képessége nagysagrendekkel meghaladja az
agyagasvanyokét és a vasoxidokét erdsen savas talajoknal, igy a nehézfémek toxicitasa a
szennyezett savanyu talajok esetében a szervesanyag-tartalom novelésével csokkenthetd
(BRUMMER et al., 1986).

Az agyagasvany-tartalom is meghatdrozd a nehézfémek mobilitdsa tekintetében. A

nehézfémek agyagasvanyokon torténd adszorpcidjanak mértéke fiigg a pH-tol, az
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agyagasvany tipusatol, a nehézfémek kémiai formait6l, a kompetitiv adszorpcidoban
résztvevd egyéb ionok, valamint a komplexképzd ligandumok jelenlététdl (FILEP et al.,
2002).

Néhany toxikus elem, illetve toxikus mennyiségben is felhalmozodd nehézfém
adszorpcidképességének sorrendjét talajkolloidokon a /4. tablazatban, mig vasoxidokhoz
valo affinitasi sorrendjét a /5. tablazatban kozoljik.

14. tablizat: Néhany toxikus, illetve a toxikus mennyiségben is felhalmoz6dé nehézfém
adszorpcioképessége talajkolloidokon (FILEP et al., 2002)

adszorbedlo kizeg (pH) adszorpcios sorrend
kaolinit (3,5-6) Pb>Ca>Cu>Mg>Zn>Cd
illit (3,5-6) Pb>Cu>Zn>Ca>Cd>Mg
montmorillonit (3,5-6) Ca>Pb>Cu>Mg>Cd>Zn
huminsav (4-6) Cu>Pb>Cd>Zn
talaj szervesanyag nélkiil (5) Pb>Cu>Zn>Cd
talaj 2-4% szervesanyaggal Pb>Cu>Cd>Zn

15. tablazat: A nehézfémek vasoxidokhoz valé affinitasi sorrendje (ALLOWAY, 1995)

Fe(IIl) vegyiilet adszorpcios affinitasi sorrend
ferrihidrit (5 Fe,O5 9 H,0) Pb>Cu>Zn>Ni>Cd
hematit (o -Fe,03) Pb>Cu>Zn>Ni
goethit (a-FeOOH) Cu>Pb>Zn>Cd

Az egyes nehézfémek relativ mobilitasat, valamint a mobilitast meghatarozo tényezdoket a
16. tablazatban foglaltuk 6ssze.

A talajban a nehézfémszennyezés kockéazatinak becslését az agyagtartalom és a
szervesanyag-tartalom egyiittes figyelembevételével példaul TAMAS és mtsai (1998)
elemezték.

A nehézfémek oldatbeli koncentracidjat az aktudlis redoxi potencidl és a
kémhatédsviszonyok az oldodasi egyensulyokon, a szilard feliileten és oldatban lejatszodo
komplexképzodési folyamatokon keresztill meghatarozzdk (17. tdblazat). A pH
novekedésével a kétértékii fémionok vizben vald oldhatdsaga, valamint a biologiai
felvehetdsége csokken. Emellett a legtobb talajban lejatszodo redoxi reakcioban protonok
is részt vesznek, ennek megfeleléen a redoxi potencidl valtozasa kémhatasvaltozast
eredményezhet (CAMBIER et al., 1999).

A nehézfémspecieszek kiilonb6zd egyensulyi folyamatokban vesznek részt, gy mint
adszorpcids-deszorpcids folyamatokban, karbonatok, vizben jol és rosszul oldodo szerves
fémkomplexek, valamint hidroxidok és oxihidroxidok képzddési és oldodasi
folyamataiban, vas- é¢s manganoxidokkal egylittes csapadékképzddésben és oldddasban,

kiilonosen oxidativ koriilmények kozott semleges kémhatas mellett, valamint szulfidos
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csapadékképzodésben reduktiv és szulfatképzodéssel jardo oldodasi folyamatokban

oxidativ koriilmények kozott (SPOSITO, 1994).

16. tablazat: Nehézfémek relativ mobilitasa (HAYES és TRAINA, 1998)

elem mobilitast meghatdrozo tényezok mobilitds

As (1IT) az oxoanion fémoxidokhoz gyengén ko6tddik, és csak magasabb pH-n kozepes
As(V) az oxoanion erdsen kotddik a fémoxidokhoz, kicsi
vassal rosszul 0ldodo csapadékot képez kicsi

Cdr) a kation kdzepesen kotddik a fémoxidokhoz, és agyagasvanyokhoz, kozepes
rosszul old6do karbonat és szulfid csapadékot képez kicsi
Co(II) a kation erdsen kotddik a fémoxidokhoz, és agyagasvanyokhoz, kicsi
rosszul 0ldodé szulfidot képez magasabb pH-n kicsi
Cr(I1D) a kation erdsen kotddik a fémoxidokhoz, és agyagasvanyokhoz, kicsi
rosszul old6do oxidos csapadékokat képez kicsi

Cr(VI) az oxoanion kozepesen kotddik a fémoxidokhoz alacsony pH-n, kozepes
gyengén magasabb pH-n nagy
Cu(II) a kation erdsen kotddik a humuszanyagokhoz, fémoxidokhoz, agyagasvanyokhoz, kicsi
rosszul 0ldodo oxidokat, szulfidot képez, kicsi

oldhat6 komplexbe megy magasabb pH-n kozepes
Hg(1D) a kation kozepesen kotddik a fémoxidokhoz, és agyagasvanyokhoz magasabb pH-n, kicsi

relative jol oldodik a hidroxidja, illékony szerves vegyiileteket képez kozepes
Ni(Il) a kation erdsen kotddik a humuszanyagokhoz, fémoxidokhoz, agyagasvanyokhoz, kicsi
rosszul 0ldodo oxidokat, szulfidot képez, kicsi

oldhat6 komplexbe megy magasabb pH-n kozepes
Pb(II) a kation erdsen ko6tddik a humuszanyagokhoz, fémoxidokhoz, agyagasvanyokhoz, kicsi
rosszul oldodo oxidokat, szulfidot képez, kicsi

oldhat6 komplexbe megy magasabb pH-n kozepes
Zn(1I) a kation erdsen kotddik a fémoxidokhoz, és agyagasvanyokhoz, kicsi
rosszul 0ldodé szulfidot képez, kicsi
alacsony pH-n gyengén kotédik, magas pH-n oldhaté komplexeket képez nagy

17. tablazat: Egyes nehézfémek viszonylagos mobilitasa vizes oldatokban, kiilonb6z6 koérnyezeti
feltételek mellett (GRASSELLY, 1995)

viszonylagos | oxidadlo koriilmények savas semleges-alkalikus redukdlo koriilmények
mobilitds koriilmények koriilmények

nagy Zn Zn, Cu, Co, Ni, Hg

kozepes Cu, Co, Ni, Hg, As, Cd As, Cd As, Cd

csekély Pb Pb Pb

immobilis Cr Cr Cr, Zn, Cu, Co, Ni, Hg Cr, Zn, Cu, Co, Ni, Hg, Pb

A banyészat és ércfeldolgozas soran keletkez0 magas nehézfémtartalmii hulladék
anyagokkal szennyezett talajokban lejatszodo anyagatalakulasi és
transzportfolyamatokkal kapcsolatos kutatasi eredményeket, valamint moddszertani

vonatkozasaikat részletesen McCGOWEN ¢és BASTA (2001) targyalja.

2.3.3. A banyadszat és ércfeldolgozas kornyezeti hatdasai

A banyaszat és ércfeldolgozas jelentds kornyezeti hatassal bir (NRIAGU ¢és PACYNA,
1988; SMITH ¢és KALCH, 1999). Geokémiai és toxikoldgiai tulajdonsagaik alapjan a
nagy mennyiségben kitermelt fémek (Fe, Al, Cu, Pb, Mn ¢és Zn) koziil a legjelentdsebb

kornyezeti kockéazatot a Cu, az Pb és a Zn képviselik, mig a kisebb mennyiségben

23



banyaszott fémek, félfémek koziil az As és a Cd a legveszélyesebb a szarazfoldi és vizi
Okoszisztémakra (DUDKA és ADRIANO, 1997).

A kornyezeti kockazatot banyaszati eredetli szennyezés esetén a nehézfém-tartalmu ércek
mallasa eredményezi, ami azok geokémiai sajatsagaitol, valamint a kdrnyezeti hatasoktol
fligg. Az asvanyok malldsat termodinamikai és kinetikai szempontbol WIELAND ¢és
mtsai (1988) elemezték ¢€s javasoltak egy altalanos sebességi egyenletet az oxidok és
szilikatok feliiletkontrollalt oldodasanak leirasara.

Egyes fémszulfidok (pl.: pirit) oxidacidja eredményeként, ha a kozeg sav-bazis
pufferkapacitasait meghaladja a folyamattal egylitt jaré savképzodés mértéke, magas
nehézfém-koncentracioju savas oldat mosodik ki a banyameddékbél (AMD'®; ARD'®)
(SENGUPTA, 1993). A pirit kémiai mallasaval kapcsolatos ismeretanyagokat részletesen
LOWSON (1982), valamint KEITH és VAUGHAN (2000), mig a bioldgiai uton torténd
oxidativ mallast részleteiben EVANGELOU és ZANG (1995) foglalja ossze. Atfogd
tanulmanyt példaul APPELO és POSTMA (1996) k&zol.

A pirit oxidacioja az alabbi reakciolépésekben jatszodik le:

2FeS;+70,+2H,0=2F" +48S0,/ +4H" (20)
4Fé" +10H,0+ O, =4 Fe(OH); + 8H' 1)
4Fe" + 0,44 H =4Fe +2H,0 (22)
FeS,+6Fe +4H,0=7F" +2S0;/ +8H" (23)

Az oxidativ mallas egyes szakaszaiban a kémhatas, valamint a Fe(II), Fe(IIl) és SO4~
koncentraciok alakulasat, tovabba a biotikus ¢és abiotikus kornyezet, illetve a
mikroorganizmusok mallasra gyakorolt hatasat példaul SALOMONS (1995) részletezi. A
(21) reakcidt a Thiobacillus ferrooxidans (=Acidithiobacillus ferrooxidans) baktérium
aktivitasa hatarozza meg (SALOMONS, 1995). A teljes folyamat sebesség-meghatirozo
1épése a Fe' képzédése (SINGER és STUMM, 1970).

A pirit oxidéaciojaban szerepet betdltd mikroorganizmusok (példaul Thiobacillus
ferrooxidans, Thiobacillus thiooxidans, Leptospirillum ferrooxidans) vizsgalataval
részletesen tobbek kozott BLOWES ¢és mtsai (1998), FOWLER és CRUNDWELL (1998,
1999), JENKINS és mtsai (2000), BERTHELIN ¢s mtsai (2000), valamint JOHNSON
(2003) foglalkoznak (/8. tablazat).

I5 g .
acid mine drainage
6 .
acid rock drainage
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crer

Az atmenetifém-szulfidok oxidacidjanak reakcidsebessége bakteridlis uton hat

nagysagrenddel is meghaladhatja a kémiai oxidacid sebességét (SINGER és STUMM,

1970).
18. tablazat: A szulfidos ércek oxidaciéjaban résztvevé baktériumok néhany képviseldje
(JOHNSON, 2003)
vas-oxiddalok vas/kén-oxidalok kén-oxiddlok
mezofil baktériumok Leptospirillum Acidithiobacillus Acidithiobacillus
ferrooxidans ferrooxidans thiooxidans
Ferroplasma spp. Thiobacillus prosperus Thiomonas cuprina
., Ferrimicrobium ., Sulfobacillus
acidophilum” montserratensis”
kozepesen termofil Acidimicrobium Sulfobacillus Acidithiobacillus caldus
baktériumok ferrooxidans thermosulfidooxidans
Leptospirillum Sulfobacillus acidophilus
thermoferrooxidans
termofil baktériumok Acidianus spp. Metallosphaera spp.
Sulfolobus metallicus
Sulfurococcus
yellowstonensis

T. ferrooxidans jelenlétében a Fe** ionok oxidalodnak, a képzédé Fe’* ionok pedig erds
oxidaldszerként viselkednek. 1:1000000 Fe**/Fe*” arany mellett is 0,4 V redoxi potencialt
vezet. Ennek megfelelden a T. ferrooxidans kozvetve felelds a Cu*", Zn*, Pb*" és Cd*

ionok mobilizalasaért (FOWLER ¢és CRUNDWELL, 1998, 1999).

MS+nF =M +S+nFe" (25)

BERTHELIN ¢és mtsai (2000) szerint a mikrobioldgiai mallasi folyamatokat szamos
kornyezeti tényezd hatdrozza meg, igy (/) a szén- és energiaforrasok jellege, mennyisége
¢s hozzaférhetdsége; (2) asvanyi tdpanyagok hozzaférhetdsége; (3) mikrobidlis aktivitast
modositd tényezdk; (4) respiracidt meghatarozé feltételek; (5) krisztallokémiai
sajatsagok: részecskeméret, feliileti tulajdonsagok; (6) gyokérzet és mikroorganizmusok
kozotti kdlcsonhatasok.

A banyamedddk esetében a savas oxidativ malldsra vald hajlam sorrendje szulfidos
asvanyokra: pirrhotin > galenit — szfalerit > pirit — arzenopirit > kalkopirit (KEITH és
VAUGHAN, 2000).

A savas kimos6das akkor megy végbe, ha van jelen a rendszerben oxigén ¢és viz, a
beszivargds intenzitdsa meghaladja a parolgasét, és a savképzOdés nagyobb mértéki,
mint a bazikus alkotok semlegesitd hatasa.

A savképzOdés intenzitdsat kémiai szempontbol a pH, a hdémérséklet, az oxigén-
koncentracié a gaz- és vizes fazisban, a Fe’" kémiai aktivitdsa és a fémszulfidok fajlagos

feliilete, biologiai szempontbol a bioldgiai aktivaldsi energia, a baktériumstiriség, a
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baktériumszam novekedésének mértéke ¢€s a tapanyag-ellatottsdg hatarozza meg
(MOSES et al., 1987; SALOMONS, 1995).

A banyamedddkben lejatszodd kémiai mallds szemcsemérettdl vald fiiggését
STROMBERG és BANWART (1999) vizsgalta, és megallapitotta, hogy a mallas
sebességét a 0,25 mm-nél kisebb atmérdji szemcsék hatarozzak meg, azaz a szulfidok ¢és
szilikatok 80%-ban az e szemcseméret-tartomanyba es6 frakciokbal keriilnek oldatba.

A fenti tényezok mellett mdsodlagos tényezdk szintén befolyasoljak a savas kimosddas
mértékét, igy példaul a karbonatasvanyok (kalcit, dolomit, Sr-, Fe-, Mn-karbonatok), a
kloritok, az Al-szilikatok (muszkovit, illit), valamint a Fe- és Mn-(oxi)hidroxidok
semlegesitik a képzddd hidrogénionokat (/9. tabldzat) (BENVENUTI et al., 1997;
DOLD és FONTBOTE, 2002).

19. tablazat: Semlegesité hatiasu asvanyok és relativ reaktivitisuk 100% asvanytartalomra vetitve

(JAMBOR, 2000)
malldsi sajdatsag dasvdanyok relativ reaktivitas
oldodo kalcit, aragonit, dolomit, magnezit, brucit 1
gyorsan malld anortit, nefelin, olivin, jadeit, leucit, spodumen, diopszid 0,6
kozepesen gyorsan epidot, enstatit, augit, hedenbergit, tremolit, aktinolit, 0,4
mallod krizotil, talk, klorit, biotit
lassan mallo albit, vermikulit, montmorillonit, gibbsit, kaolinit 0,02
nagyon lassan mallo K-foldpat, muszkovit 0,01
inert kvarc, rutil, cirkon 0,004

A karbonatok pH 5,5-7 tartomanyban fejtenek ki semlegesitd hatast, a Fe-oxihidroxidok
(pl. limonit) pH 3-3,5 tartoméanyban, mig az aluminium-szilikatok (pl. foldpatok) pH 3
alatt (SHAW et al., 2000).

A karbonatok pufferképessége rovidtavon szamottevd, hosszll tdvon a szilikatdsvanyok

mallasaval jar6 semlegesitd hatas érvényesiil (SALOMONS, 1995).

4 FeS;, + 8 CaCO; +15 O, + 6 H,0O = 4 Fe(OH); + 8 SO/ + 8 Ca®* + 8 CO, (25)

Az Al-szilikatok, kiilondsen az illit pufferszerepét a pirites banyamedddkben lejatszodo
savképzddéssel jard oxidativ mallas kapcsan PUURA ¢s NRETNIEKS (2000) vizsgalta.
A pufferhatas az illit szmektitté alakuldsaval és a K-jarozit képzddésével magyarazhato,

ugyanakkor erdsen savas kémhatas mellett a K-jarozit feloldodik.

FeS, + 5/9 illit + 15/4 O, + 5/2 HO = 1/3 KFe5(SO,)(OH)s + 5/9 szmektit + 4/3 SO/ + 8/3H"  (26)
KFe3(SO,),(OH)s +3 H,O = 3 Fe(OH); + K + 2SO/ + 3 H' (27)

A galenit oxidécidja vizben rosszul oldédo anglezit képzddéséhez vezet, mig a szfalerit

mallasaval a Zn*" oldatba keriil (HUDSON-EDVARDS et al., 1996).
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A szfalerit mallasaval oldatba keriild Zn®" ionok kovasav jelenlétében rosszul oldodo
hemimorfitot képeznek. Az Pb*", Zn*" és Cu®" ionok emellett karbonatos kdzegben
szintén kevésbé vizoldhatdo vegyliletekké alakulnak, ez utobbiak azonban a pH
csokkenésével oldatba mennek. Az oldatban 1évé Pb, Zn, Cd és Cu koncentracioja
emellett az oxihidroxidok képz6édésekor is csokkenhet, mivel egyiittesen csapodnak ki'’
(HUDSON-EDVARDS et al., 1996).

A masodlagos 4svanyképzddés, amelyet a kémhatasviszonyok szabalyoznak, a
nehézfémek megoszlasara és terjedésére jelentds hatdssal van (DINELLI et al., 1998;
GIERE, 2003).

A bazikus alapkdzetek mallasanak kovetkeztében a talajviz kémhatasa bazikus, ami
kompenzalhatja a szulfidos dsvanyok oxidativ mallasaval jaré pH csokkenést, emellett a
kevésbé savas kémhatas mellett masodlagos asvanyok — példaul Cu-Al-szulfat — valnak
ki (DINELLI és TATEO, 2001).

BLOWES ¢és mtsai (1991) vizsgalatai szerint az aktiv oxidacids zoéna alatt kozvetleniil
kialakulhat geokémiai gat, amelyet példaul gipsz, jarozit, goethit, lepidokrokit, ferrihidrit
¢s melanterit képezhet. Ezek képzddését az e rétegben mérhetd kevésbé savas kémhatas
teszi lehetévé. A geokémiai gat a csapadékképzodés mellett az oldatban 1évo
nehézfémeket rossz vizvezetd képessége kovetkeztében a beszivargas mértékének
csokkentésével nagymértékben visszatartja.

A harmadlagos tényezdk korébe a fémtartalmi kozeg — banyameddd — tulajdonséagai
tartoznak, igy a fizikai, hidrologiai sajatsdgok, amelyek meghatarozzék az oxigén
advekcios és diffuzids aramat (SALOMONS, 1995).

A pirit oxidativ mallasat matematikai modellel a diffuzi6, mint meghatirozo
makroszkopikus transzport mechanizmus figyelembevételével — a konvektiv transzport
elhanyagolasaval — DAVIES és RITCHIE (1986) irta le, mig a konvekcio és diffuzio
egyiittes figyelembevételével PANTELIS és RITCHIE (1991) dolgozott ki matematikai
modellt. BAIN ¢és mtsai (2000) MINTOX multikomponenses reaktiv transzport
modelljével szintén a pirit oxidacidja szimuldlhatd, azonban a modell figyelembe veszi a
dolomit, a sziderit, a gibbsit, a vas-oxidhidroxidok és a jarozit oldodasi egyensulyait is.
SHAW ¢s mtsai (1998) a kiilonb6z6 kéntartalmi medddkben lejatsz6do oxidacios
folyamatokat vizsgaltdk oszlopos és liziméteres kisérletekben. A pirrhotin mallasaval a

meddében megjelent a markazit ¢s a Fe(Ill)-szulfat, majd a Fe(Ill)-oxihidroxidok, mint

17 .o . .
co-precipitation
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példaul a jarozit és a lepidokrokit. Emellett az alacsonyabb kéntartalmi meddékben az
oxidacid mértéke kisebbnek bizonyult, €s ennek megfeleléen a pH is kevésbé csokkent.

A savas kimosddas megeldzésére tett javaslatok koziil néhany: oxigéntdl valo elzaras
vizzel torténd elarasztassal, 1étesitett vizes élc’Shelyek18 kialakitasa, rossz vizvezetO-
képességli réteg (agyag) kialakitasa, bazikus kémhatasti adalékanyagok — mészko,
bazikus pernye — vagy foszfatok alkalmazasa, talaj feddréteg boritadssal egybekotott
novényzettelepités.

A vizzel valo boritas a T. ferrooxidans aktivitasat visszaszoritja, azonban a pirit mallasa
nem gatolt teljesen, mivel a Fe’" alternativ oxidaloszerként jelen van a rendszerben. A
Fe’" azonban foszfattal vizben rosszul oldodé csapadékot képez, igy példaul apatitok
alkalmazasaval csokkenthet$ a savas kimosodas mértéke. A pH névekedésével a Fe'
oldhatosaga és emellett a 7. ferrooxidans aktivitasa is csokken (EVANGELOU és
ZANG, 1995).

JORDAN és mstai (1997) a vizes él6helyek kialakitasanak geokémiai vonatkozasait
vizsgaltdk a savas kimosodas kezelésére. A vizboritas kovetkeztében savas redukélo
kozegben a nehézfémek eltérd mobilitast és adszorpcids stabilitdst mutatnak. A Fe és Pb
az oxidokhoz ¢és az agyagfrakcidhoz kotott allapotban jellemzd, a Cu szulfidos
csapadékot képez, mig a Mn és Ni nagyrészt kicserélhetd, illetve vizoldhatd formaban
van jelen.

Rézbanyaszatbol szarmazo banyameddékben DOLD és FONTBOTE (2001) az éghajlat
hatdsat vizsgaltdk a nehézfémek mozgasara és a masodlagos asvanyképzodésre.
Eredményeiket két sematikus modellben foglaltdk 6ssze:

(1) A csapadékkontrollalt éghajlati viszonyra kidolgozott modellben a szulfidok bioldgiai
¢s kémiai oxidécioja kétértékii kationok (Fe2+, Cu2+, Zn2+, Mn2+), oxoanionok (HMoOy,
H,AsOy4, SO42') ¢s protonok oldatba keriiléséhez vezet. A nehézfémek migracioja lefelé
iranyulo, a pH a mélységgel novekszik, a redoxi potencial pedig csokken. A képzddd
Fe’" oxidaloszerként részt vehet a pirit biologiai oxidaciéjaban, vagy masodlagos jarozit,
ferrihidrit, goethit és mas Fe(Ill)-hidroxidok képzddésében a pH-Eh viszonyok és az
egyes ionok aktivitisa fiiggvényében. Alacsony szulfattartalmi meddékben a Fe'* az
oxidéacids z6nabol lefelé iranyuld migracid Utjan atléphet a semlegesité zdnaba, ahol
szintén ferrihidrit és goethit képzddik beldle. A H', amely nagy mennyiségben szabadul

fel a pirit oxidativ malladsakor és az emlitett 4svanyok képzddésekor, Ca-, Mg-karbonatok

8 constructed wetland

28



¢és szilikatok jelenlétében semlegesitdédik, és masodlagos asvanyok, mint gipsz vagy
vermikulit képzddését eredményezi. A kétértékli kationok mobilitdsa savas kozegben
nagy, kimosddhatnak az oxidaciés zonabol, ahol a novekvé pH, és a reduktiv
koriilmények az oldhatosag csokkenéséhez vezethetnek. Az oxoanionok az oxidativ
zonaban savas kémhatas mellett nagyrészt a masodlagos Fe(Ill)-asvanyokon
adszorbealodnak (DAVRANCHE et al., 2003). Azonban az oxidaciés viszonyok
valtozasa mobilitasvaltozast eredményezhet (pl.: As esetében).

(2) A parolgaskontrollalt éghajlati viszonyokra kidolgozott modellben a vizmozgas
felfel¢ irdnyulo, igy a mobilis elemek a felsd, oxidativ rétegben dusulnak. Tultelitettség
esetében masodlagos soképzddés jellemzd, igy példaul bonattit, kalkantit, pickeringit,
megnezioaubertit és gipsz valhat ki. E modellt reprezentaljak példaul AL és BLOWES
(1999) kutatasi eredményei, akik a szulfidok oxidaciojat meghatarozé tényezoket a
hidraulikus gradiens, a talajvizszint és a banyamedddk viztartalménak monitoring
eredményei alapjan értékelték.

A vizoldhato szulfatsokbol a nehézfémek nagy intenzitidsu esdzés esetében vizes fazisba
keriilnek ¢és kimos6dnak (BENVENUTI et al., 1997).

Széraz idészakban a H'-koncentracio nd, ami a szulfidos asvanyok oldhatosdganak és igy
a nehézfémek mobilitasanak novekedéséhez vezet, mig csapadékos iddszakban a pH az
asvanyi részecskék kornyezetében emelkedik, ami csokkenti az oldodasi folyamatok
intenzitasat (BROWN és HOSSEINIPOUR, 1991).

DI TORO ¢és mtsai (1996) a FeS ¢és a CdS iiledékekben lejatsz6dd oxidacios
folyamatainak leirdsara javasolt modellt, amelyben a szerves széntartalmat és Fe-
oxihidroxid jelenlétét, valamint az iiledék oxigénelldtottsiga szerinti rétegzOdést is
figyelembe vették.

A nehézfém-szulfidok anoxikus koriilmények kozott jellemzd képzodési és atalakulasi
folyamatainak kinetikai vonatkozasait elemezte MORSE ¢s LUTHER (1999). Az Pb, Zn
¢s Cd kinetikai okok miatt 6nallo szulfidokat képez, mig a Co, Ni, Cu és Hg a FeS;,-ba
épiil, oldatba kertilését a pirit oxidativ mallasa hatdrozza meg.

McGREGOR ¢és mtsai (1998) szerint a Cu- és Ni-banyaszatbol szdrmazé meddok
esetében a Fe, Mn, Ni és Co hasonlé mobilitast mutat. A Fe(Ill)-koncentraciét a goethit
¢s a jarozit képzOdése hatdrozza meg, a Fe(Il)-koncentraciot a sziderit kivalasa pH 6,8
felett. A Mn, Ni és Co esetében nem jellemzé masodlagos asvanykivalas. Az elobbieknél
kevésbé mobilis a Cd, Cr, Cu, Pb és Zn, de ez nagymértékben fiigg a

kémhatasviszonyoktél. A Cu kivételével — amely kovellinként kivalhat — ezen elemekre
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sem jellemzé a masodlagos asvanyok formdajadban vald kicsapodéds, mobilitdsukat az
adszorpcids-deszorpcids egyensulyok hatdrozzadk meg, valamint a jarozittal és goethittel
vald egyiittes csapadékképzddési reakciok.

LJUNGBERG és OHLANDER (2001) szerint a felszini vizekbe a banyameddékbdl azok
fémtartalmanak 5-10%-a keriil az adszorpcids és csapadékképzddéses folyamatoknak
tulajdonithatéan. A szintén Cu-tartalmi meddon végzett vizsgalataik alapjan, mig a
mallas soran felszabadulo Zn2+, Cd2+, Co®" és Ni*" ionok adszorbealodnak a kozegben, a
Cu”" az oxidéacios zona alatt jol elkiilonithetd rétegben feldusul, ami masodlagos kovellin
képzodését feltételezi. Azonban az oxidacids front lefelé iranyuld mozgasaval a Cu-
dusulasi zéna is mozog, majd a talajvizszintet elérve a Cu”" ionok egy része oldatba
keriil. A talajvizszint alatt a szulfidos dsvanyok malldsa kis mértékii, ugyanakkor a
talajviz oxidacids front okozta savanyodéasaval az adszorbealt ionok szintén nagyobb
mértékben oldatba keriilnek.

A nehézfém-tartalmt banyameddokkel szennyezett felszin alatti vizekben a nehézfémek
nagyrészt komplexek formdjdban vannak jelen, vagy kolloidok feliiletén adszorbealtan,
amit PAUWELS és mtsai (2002) ICP-MS" és VIP?® mérésekbdl szarmazo adatok
Osszevetésével allapitottak meg. Az oldatbeli Cu-koncentraci6 az alacsony redoxi
potenciallal jellemezheté rétegben nagysagrendekkel (akar 10°-10°) meghaladta a
szulfidos asvanyok oldhatosaga alapjan varhat6 értékeket.

A felszini vizekbe oldott formaban bekeriild nehézfémek adszorpcidjat elsédlegesen a
kémhatdsviszonyok hatdrozzak meg. A pH 1-2 egységnyi valtozdsa nagysagrendekkel
valtoztatja az adszorbealt fémkoncentraciot. A kation-adszorpcid emellett kompetitiv,
més ionok — Ca®", Mg*" — szintén részt vesznek a folyamatban (SALOMONS, 1995).

A banyavidékeken a felszini folyovizek nehézfémszennyezésének MILLER (1997)
szerint  90-99 %-a azonban szilard fazisu transzport eredménye. A nehézfémek
lebegbanyag feliiletén adszorbealt forméban vagy csapadékos bevonatként”, illetve
asvanyszemcsékbe épiilve széllitddnak, ezért a folyovizekben lejatszodd geomorfoldgiai
folyamatok alapvetd szerepet toltenek be a nehézfémek sorsat és transzportjat tekintve.

A folyovizekbe erdzid utjan részlegesen mallott formaban, szilard fazisban bekeriild

nehézfémek esetében az oldatbeli koncentraciot a szilard részecskékbol torténd kioldddas

"% induktiv csatolast plazma tdmegspektrometria
% in situ voltammetria
2 coating
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¢és azt kovetd adszorpcid egylittesen hatarozza meg (2. dbra). A szilard részecskék —

szilikatok — matrixaba agyazott nehézfémekre a koérnyezet valtozasai nem hatnak.

A

adszorpcio-kontrollalt

koncentracid oldatban

dsvanyi forma

A
- . r g
koncentracio a szilard fazisban

2. abra: Szilard fazisu és oldatbeli nehézfém-koncentraciok korrelacidja
asvanyi forma jelenlétében és hiaAnyaban (SALOMONS, 1995)

A banyamedddk felszini vizekre gyakorolt kornyezeti hatasainak becslésére alkalmazott
modellek altaldnosan az alabbi jelenségeket veszik figyelembe: (/) sav- és nehézfém-
kimosodas a banyameddobdl; (2) bazikus kémhatasu tényezok a meddében, a vizgyiijtd
teriileten €és a felszini vizfolydsban; (3) szorpcios é€s/vagy csapadékképzodéssel jaro
folyamatok; (4) komplexképzddés szerves és szervetlen ligandumokkal; (5) aramlasi

viszonyok (SALOMONS, 1995).

2.3.4. Nehézfémek sorsa kezelt banyamedddokben

A banyamedddk esetében a magas nehézfém-koncentracié miatt altalanos cél az in situ
immobilizalas. A nehézfémek immobilizalasara iranyul6 technologidk alapvetden harom
mechanizmuson alapulnak: szorpcid és ioncsere, csapadékképzés €s mas vegyiiletekkel
egyiittes kicsapatas. E folyamatok mindegyike azonban kémhatésfiiggd, igy nemcsak a
kiilonb6z6 adalékanyagok nehézfém-megkotd képességének, de a pH-valtozastol fiiggd
nehézfém-visszatartd képességének vizsgalata is fontos.

JANG ¢s mtsai (1998) Ni, Pb és Cu sokra vizsgaltak a kiilonbozé adalékanyagok —
bentonit, kaolinit, homok, aktiv szén, CaO, kalcium-hidroxid, keményitd-xantat, FeSOs,
NayS és Al,O; — kombindcidinak megkotd és visszatartd hatasat. A CaO és Na,S
immobilizalé hatasa feliilmulta a tobbi anyagét. A nehézfém-szulfidok oldhatosaga savas
kozegben is kicsi, a lugos kdrnyezet a szulfid oxidacidjanak visszaszoritasara sziikséges.
Emellett a bentonittal valé6 kombinacio pH=4 esetében is jelentdés nehézfém-visszatartd
képességet mutatott. pH=2-nél azonban a nehézfémek kimosddasa jelentdsen

megndvekedett.
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VANGRONSVELD ¢és mtsai (1995) a beringit alkalmazasanak nehézfém-kimosodasra
gyakorolt hatasat vizsgaltak nehézfém-tartalmu banyamedddkben. Eredményeik alapjan a
beringit hatdsara a kozegen atszivargd viz mennyisége megkétszerezddik, azonban a
nehézfém-kimosodas a megkotddés miatt igy is 50%-nak adodik. Az adalékanyag nagy
nehézfém-megkotd és immobilizald képességének tulajdonithatéan a beszivargd viz
nehézfém-koncentracidja csokken, és a fitoremediacids technoldgia sordn telepitett
novényzetre sem 1ép fel ennek hatdsira klorozis, illetve csdkken a hajtasrészben a
nehézfém-tartalom. Ezt tdmasztjak ala OSTE ¢€s mtsai (2001) eredményei is.

RIBET és mtsai (1995) szerint a szulfidos banyameddékben oxigén hatasara lezajlo savas
mallas magas szerves szén tartalmu anyagokkal valé felszini boritassal visszaszorithato,
mivel az oxigén ennek oxidacidjara hasznalddik fel és nem jut az alsobb rétegekbe.
Ugyanakkor a Fe(Ill)-oxidhidroxidok feliiletén adszorbealt nehézfémek az eldbbiek
reduktiv oldodasaval oldatba keriilnek, emellett a szervesanyagokbdl szarmazé vizben
oldhatd szerves vegyiiletek jelenléte a meddébol szintén nehézfém-kimosddast
eredményez.

a Fe-oxihidroxidokkal valo egyiittes kicsapodas. Ez utdbbi csak a termodinamikai és a
kinetikai jellemzOk egylittes figyelembevételével értelmezhetd (MORSE ¢és LUTHER,
1999).

CHLOPECKA ¢és ADRIANO (1997), valamint EDWARDS ¢és mtsai (1999) szintetikus
zeolitok hatdsanak mechanizmusat vizsgaltdk a nehézfémek mobilitasara és novények
altali felvehetOségére banyaszati eredetii szennyezdanyaggal terhelt talajon. Eredményeik
alapjan a zeolitok kationcseréld ¢és pH noveld képessége révén a nehézfémek mobilitasa,

¢és fitotoxikus hatasa is csokken.

2.3.5. Banyameddok vegetdacidja

Mind Okologiai, mind pedig kornyezetvédelmi — pl.: kockazatbecslési, illetve
remediacios — szempontbol hasznos informacioval szolgdl a nehézfém-banyaszati
tevékenyseégbol szarmazo medddkon a természetes vegetacio vizsgalata. Magas Pb-, Zn-,
Cd- és Cu-tartalmii banyamedddn tobbek kozott THOMPSON és PROCTOR (1983),
LEITA ¢és DE NOBILI (1989), WENZEL és JOCKWER (1999), FERNANDEZ-
TURIEL ¢s mtsai (2001), GALICZ ¢és mtsai (2002), LAKATOS ¢és mtsai (2002),
valamint HAYES ¢és mtsai (2003) végeztek vizsgalatokat mind diverzitas ¢&s

biomasszatdmeg szerint, mind pedig elemakkumulacié tekintetében.
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Az eurdpai banyaszati terlileteken el6forduldé dominans nodvényfajokat éghajlati
viszonyok zonalitdsanak tlikrében ERNST (1989), az amerikai banyészati teriileteken
jellemzdéeket a banyaszott nehézfémektdl fliiggden WICKLAND (1989), mig az
BROOKS ¢s MALAISEE (1989) foglalta 6ssze.

Az akkumulécié fogalmat PETERSON definialta (1971), két megkdzelitésben: (/) Egy
elem bizonyos ¢él0 szervezetben vald felhalmozddasa olyan koncentracidban, amely
meghaladja a szervezetet koriilvevd kozegbeli koncentraciot. — Az értelmezés
megkivanja azonban a kdzegben a hozzaférhetd elemkoncentracio figyelembevételét. (2)
Egy €16 szervezetben a normal életkoriilményekhez viszonyitva nagyobb mennyiségii
elem felhalmozddasa. — Az értelmezés ez esetben azért nem egyértelmii, mert nem
koriilhatarolhato, mi tekinthetd normal életkoriilménynek az egyes fajok esetében.
BROOKS ¢és mtsai (1977) hasznaltak a hiperakkumulator kifejezést annak kifejezésére,
amikor valamely egyed Osszehasonlitva egy nem akkumuldtor egyeddel egy
nagysagrenddel vagy azt meghaladdan tobb elemet tartalmaz. BROOKS mtsai (1980),
illetve REEVES ¢s mtsai (1999) a hiperakkumulacié fogalmat nehézfémekre nézve
specifikusan hatdrozta meg és a hatarértékeket fémenként, a levél szarazanyagra
vonatkoztatva dolgozta ki. A hiperakkumuldtor fajokat magukba foglaldé csalddokat
BAKER ¢és mtsai (2000) foglaltak dssze.

A hiperakkumulator novényekben a nehézfém-koncentrdci6 meghaladhatja a ndvény
szarazanyag-tartalmara vonatkoztatott 1%-ot anélkiil, hogy a ndvények novekedésében
gatlas 1épne fel. Ez feltételezi olyan mechanizmusok meglétét, amelyek soran a
nehézfémek a ndvények szdmara nem-toxikus formdba alakulnak, példaul
kelatképzddéssel, vagy a citoplazméban 1évé metabolikus helyektél valo
elszigetel6déssel. Tovabbi lehetéség lehet alternativ, nehézfémekre kevésbé érzékeny
metabolikus utak aktivalodésa, vagy az egyes enzimek szerkezetének megvaltozésa, vagy
a membranok permedbilitdsanak valtozasa a strukturalis atrendezddés vagy Osszetétel-
valtozas kovetkezményeként (DAHMANI-MULLER et al., 2000; MEJARE és BULOW,
2001).

A nehézfémek kelatkomplexeinek vizsgalata azok nem-toxikus formaba alakitasdnak
tekintetében eldtérbe keriilt a kutatdsok soran. Szamos nikkelakkumulator ndvény
esetében kimutattdk, hogy a nikkel tulnyomorészt citrathoz kotdtten halmozodott fel
(LEE et al., 1977), és a képzo6dott citrat, illetve a felvehetd nikkel mennyisége kozott

szoros korrelacio adodott.
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Az oxigéndonor karbonsavak kétségkiviil fontos ligandumok bizonyos fémek
kelatképzésekor, azonban nem valdszinii, hogy meghatarozoak a fémspecifikussag vagy a
hiperakkumulator sajatsag tekintetében (HARMENS et al., 1994).

Bar az olyan ligandumok koncentracidja, mint a citrat, vagy a maldt nagyobb a
nehézfémekkel kezelt novények esetében, OSMOND (1976) szerint a szerves savak
szintézise egy altalanos metabolikus valasz lehet a toltésegyensuly fenntartasahoz.

A kéndonor ligandumok koziil a metallotioneinek ¢€s a fitokelatinok keriiltek a kutatasok
kozéppontjaba. A fitokelatinok szerepét részletesen ZENK (1996) foglalja Gssze. A
metallotioneinek a gombakban és az emlésokben fémdetoxifikalo szerepet toltenek be, a
novényekben betoltott ilyen iranyt szerepiik azonban vitatott (ROBINSON, 1989).

A nitrogéndonor ligandumok tekintet¢ében KRAMER ¢és mtsai (1996) lineéris korrelaciot
taldltak a nikkel és a hisztidin koncentracidja kozott egyes vizsgalt fajok floém
rendszerében. Mivel a nikkel a hajtasban foként karbonsavakkal képzett komplex
formaban van, a hisztidin feltételezett elsddleges szerepe gyokérsejtek altal felvett
nikkellel valo kelatképzes, ami eldsegiti a nikkel hajtasba torténd szallitdsat a floémban.
Ily mddon talan kozvetlen kapcsolat lehet a nikkel-hiperakkumuléci6 és a toleranciaért
felelds mechanizmusok kozott.

A hiperakkumuldtor ndvények sajatsagairol €és a fitoremediacioban potencidlisan
betdlthetd szerepérdl részletes attekintést tobbek kozott REEVES és BAKER (2000) ad.
CHANEY ¢és mtsai (1997) szerint a nehézfémekkel szennyezett talajok fitoremedidcios
A kivalasztott nehézfémtolerans ¢és hiperakkumulator névényfaj populacioi genetikai
diverzitasdnak figyelembevétele; (2) A genotipusos kiilonbségek Osszevetése hozam és
hiperakkumulacié tekintetében; (3) A fémben gazdag teriileteken hatékony akkumulator
novények nemesitése; (4) A sziikséges beavatkozasok azonositasa a biomassza magas
hozaménak ¢és nagy nehézfém-koncentracioja fenntartdsanak céljabol — pl. tdpanyag-
kijuttats, talajkondicionalas, pH-beallitas, novényvédelem, stb.; (5) Ultetési, termesztési,
betakaritdsi ¢és biomassza-kezelési moddszerek kidolgozédsa; (6) Gazdasdgos fém-
visszanyerési modszerek kivalasztasa — pl. biomassza égetése magas nehézfém-tartalmu
hamu nyerésével — és a biomassza-energia felhasznaldsa; (7) Modszerek meghatarozésa a
nehézfémek hamubol torténd kinyerésére; (8) A gazdalkodasi rendszerek meghatarozésa,
amely lehetdvé teszi a technoldgia gazdasagos alkalmazasat.

A HAYES és mtsai (2003) altal javasolt fitoremediacids technoldgia alkalmazasanak

1épései a kovetkezok: (/) jelentds biomasszatomeggel jellemezhetd, nehézfémeket
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elsésorban hajtasrészben akkumuldld, gyorsan ndvOé ndvényfajok telepitése; (2)
megfeleld mikorrhiza fajokkal torténd kezelés; (3) kelatképzd dgens hig vizes oldatival
torténd kezelés a fitotoxikus hatds és a kdzeg vizhaztartdsa figyelembevételével; (4)
hajtasrész betakaritasa és kezelése.

A fitoremediacios technologia kifejlesztésének kritikus pontja, hogy nem gyakoriak a
nagy biomasszahozamu hiperakkumulator fenotipusok. E probléma megoldasat célozzak
a fémakkumuléacioért felelds gének azonositdsara és atiiltetésére iranyuld molekularis
biologiai és biokémiai vizsgalatok (ERNST, 1996; OW, 1996; KRAMER ¢és
CHARDONNENS, 2001, BREWIN et al., 2002; BERNARD et al., 2004).

A nehézfémek novényi részekben vald megoszlasanak vizsgéalataval nyilvanvalova valt,
hogy a nehézfémek eltéré mértében akkumulalodnak a gyokérzetben, a hajtasban, illetve
a termésben, ami fémenként eltérd fizioldgiai mechanizmusra utal (JOHNSTON és
PROCTOR, 1977; LEITA ¢és DE NOBILI, 1989). Emellett a magas nehézfém-
azonos fajhoz tartozd, de nem szennyezett teriiletrél szarmazokéi (QURESHI et al., 1985;
PALIOURIS ¢és HUTCHINSON, 1991; LOMBI et al, 2000, 2001).

A tolerancia COX ¢s HUTCHINSON (1979) szerint nem elemspecifikus. Ko-toleranciat
mutattak ki olyan elemekre nézve is, amelyek a vizsgalt novények ¢lohelyén nem
jellemzdéek nagy koncentracidban.

A nehézfém-tolerancia COBON és MURRAY (1983) szerint nem genetikai eredetii
sajatsag, nem taldltak kromoszéma-eltérést példaul a szennyezett és szennyezetlen
teriiletekrél szarmazd azonos fajhoz tartozd egyedek esetében. MENGONI ¢és mtsai
(2000) azonban feltételeznek a tolerancia és a genetikai dlloméany kozott Gsszefiiggést, és
DNS vizsgélataik alapjan azonositanak csak a banydszati teriiletekrél szarmazo
populacidkban jellemzod géneket.

MEHARG (1994) szintén genetikai okokra vezeti vissza a tolerancia jelenségét, egyuttal
ndvénymintdk Osszehasonlitdsdn alapuld kovetkeztetéseket. A fémtolerancia genetikai
hatterét MACNAIR (1993) elemzi részletesen, kitérve a vizsgalati modszerekre is.

A tolerancia mechanizmusara nézve a transzlokaci6 gatloddsa egy alternativa, amit
BAKER (1978) adott fajhoz tartoz6 tolerans és nem tolerans populacidk dsszevetésével
vizsgalt. A szerzdé szintén megallapitotta, hogy a mechanizmus fajoktdl és elemektdl

fliggd, és csak hosszu idejii kisérletekkel vizsgalhatd eredményesen.

35



Az akkumulaloképesség genetikailag meghatarozott tulajdonsag. SCHULMAN ¢és mtsai
(1999) megnovekedett Cd- ¢és Pb-akkumuldld képességli egyedek szelektalasara
dolgoztak ki radiometrias eljarast.

A hiperakkumulaci6 és a tolerancia kozotti kapcsolat nem feltart. Egyes eredmények
szerint nincs korrelacidé a fém-hiperakkumulaci6 és tolerancia kozott, azaz
valoszinlsithetd, hogy egymastol fiiggetlen jellemzok (WALKER, 1990). Ugyanakkor
megallapithatd, hogy az akkumulator fajok nagyfoku toleranciat mutatnak (REEVES és
BROOKS, 1983).

Extrém mértékli nehézfém-akkumulaciot leginkabb a természetes koriilmények kozott
magas nehézfémtartalmu teriileteken ¢€l6 nodvények produkalnak. Emellett egyes
novényfajok nagymértékben szelektiven képesek bizonyos fémeket akkumuldlni
(PORTER ¢s PETERSON, 1975). Néhany nehézfém-hiperakkumulator fajt

magabafoglald csaladot a 20. tdabldzat tartalmaz.

20. tablazat: Csaladok, amelyekben el6fordulnak hiperakkumulator fajok (BAKER et al., 2000)

elem Ni Zn Cd Pb Cu Co
csalad | Brassicaceae Brassicaceae Brassicaceae Brassicaceae Lamiaceae Lamiaceae
Violaceae Violaceae Poaceae Scrophulariaceae|Scrophulariaceae
Flacourtiaceae | Dichapetalaceae Plumbaginaceae | Caryophyllaceae|  Asteraceae
Buxaceae Caryophyllaceae|  Asteraceae Fabaceae
Euphorbiaceae Nyssaceae
Sapotaceae
Rubicaeae
Dichapetalaceae
Ochnaceae
Meliaceae
Asteraceae

A magas nehézfém-koncentracioval jellemezhetd teriileteken talalhatdo nagy fémtiird-
képességli novények esetében BAKER (1981) két alapmechanizmust feltételezett: a
magas nehézfémtartalmu novények™ a hajtasrészben felhalmozzak a nehézfémeket és
sejtszinten fejtenek ki detoxifikalé reakcidkat, mig a kis nehézfémtartalma névényfajok™
a gyokérzet szelektiv adszorpcidja, illetve a hajtdsba torténd csokkent transzlokécio
eredményeként magas nehézfém-koncentracioval jellemzett teriileteken is kis mérték
nehézfémfelvételt produkalnak.

KELLY ¢és GUERIN (1995) tenyészedényes kisérletek soran vizsgalt hiperakkumulalé

sajatsagl fajokat, amelyek az adott kisérleti koriilmények kozott nem produkaltak a vart

2 accumulator
2 excluder
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nagyfoku nehézfémfelvételt. Ennek okaként feltételezték, hogy a hiperakkumulaciéhoz
egy bizonyos nehézfém-koncentraciot meghalado felvehetd elemhanyad sziikséges.

Az egyes novényfajok nehézfémtiiré mechanizmusainak feltardsara szintén alkalmas a
nehézfém-banyaszati teriileteken talalhaté vegetacid vizsgalata. Példaul SOLDEVILLA
¢s mtsai (1992) pirites banyaszati teriileteken ilyen szempontbol vizsgaltdk a természetes
fas szaru névénytarsulasokat.

A banyamedddkon azonositott primer vegetacid altalaban kevés fajbol €és nagyszamu
egyedbdl all. A szélsdséges koriilményeket tiird fajok jelenlétével azonban idével — a
humusztartalom novekedésével — a kozeg talajtani szempontbol egyre kedvezébbé valik
(SIEGHARDT, 1989).

A magasabb rendli ndvények betelepedésére CONNELL ¢és SLATYER (1977) harom
szukcesszidés modellt javasolt: a faciliticios, a tolerancia és az inhibiciés modellt. Ezek
alkalmazhat6sagat magas nehézfémtartalmi banyészati teriileteken ERNST (1989)
értékelte. Az els6 modell szerint a primer tarsulasok a kornyezetet (foldtani kozeget)
olyan mértékben moddositjak, hogy az a késdbbi tarsulasok szamara is megfeleloveé valik,
ami a nehézfémekkel terhelt teriiletekre is alkalmazhat6. A masodik szerint a késObbi
populaciok stressztiird képessége kisebb, mint a pionir tarsuldsoké. Banyaszati teriiletekre
ez a modell nem alkalmazhat6. A harmadik szerint — ami csak alacsony nehézfém-
koncentracid esetén értelmezhetd érctartartalmti teriileteken, mivel magasabb
koncentraciok esetén egyéb abiotikus tényezd is meghatarozza a populdcid méretét — a
késébbi szukcesszids tarsulasokkal szemben a korai, nagy tlirdképességli, konkurralo
fajok dominalnak.

WICKLAND (1989) szerint az altala vizsgalt banyaszati teriileteken a vegetacio térbeli
mintdzata ¢s faji Osszetétele egyes esetekben erdsebb korreldciot mutatott a kémhatéassal
¢s a kationcsere-kapacitassal, mint a nehézfém-koncentracioval, ugyanakkor
megallapitja, hogy a nehézfémek jelenléte teszi kiilonbozévé a szennyezett talajok
vegetaciojadt a nem szennyezett kornyezetétdl ¢és meghatdrozd a szukcesszios
folyamatokban.

A nehézfémek novények altali felvehetdségét legalabb harom jellemzd: a potencialisan
felvehetd elemtartalom (mennyiségi tényezd), az aktivitas, elemek ardnya (intenzitasi
tényez0) és a szilard- ¢és folyadékfazis, valamint folyadékfazis és novénygyokérzet
kozotti anyagaramlds (kinetikai tényezd) egylittes figyelembevételével értékelhetjiik

(BRUMMER et al., 1986).
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DAVIES (1992) szintén a nehézfémek (Cd, Cu, Pb és Zn) talajtulajdonsagoktol fiiggd
felvételét vizsgalta banyészati eredetli nehézfémekkel szennyezett talaju kertekben.
Megallapitasa szerint elemenként eltérd regresszid mutathatd ki a kiilonbozd kotésben
1év6 elemhanyad és az akkumulalt mennyiség kozott.

Szabadfoldi kisérletekkel Magyarorszagon a toxikus elemek mobilitasi sajatsagait,
valamint a talaj-novény rendszerben valo viselkedésiiket behatoan tobbek kozott példaul
FODOR (2002), KADAR (1991), valamint LEHOCZKY (2002) vizsgalta.

A fémkationok talajbol novények altal torténd kivonasara sematikus modellt URE és
mtsai (1993), mig matematikai modellt DARRAH ¢és STAUNTON (2000) javasolt. A
modell figyelembe veszi a gyokérzeten torténd felvétel mechanizmusait, valamint a
gyokérzet valtozasait.

A nehézfémek novényekre gyakorolt toxicitasa szdmos karos biokémiai és fizioldgiai
valtozasaban nyilvanul meg. A nehézfémstressz alapvetden membrankarosodast,
enzimaktivitasbeli valtozast, és a gyokérzet fejlodésének gatlasat jelenti. E jelenségek
kovetkezményeként felborulhat a hormonhdztartas, a tapanyag-gazdalkodas, csokkenhet
a fotoszintetikus aktivitas, illetve elégtelen vizszallitds és transzspiracio léphet fel. A
nehézfémek vizhaztartasra gyakorolt hatasat példaul BARCELO és POSCHENRIEDER
(1990), mig az enzimaktivitas nehézfémek hatasara torténd valtozasait ASSCHE ¢és
CLIJSTERS (1990) elemzi részletesen.

A vegetacid szerepe a vizhaztartds modositasaval, valamint az erézidvédelemmel kettds.
A fitoextrakcids jelenségek, azaz a novények nehézfém-felhalmozd képessége, a
banyameddokben mérheté nagysagrendek miatt elhanyagolhaté jelentdségliek,
példaul a kis mértékben szennyezett teriileteken alkalmazhatod potencialis ndvényfajok

¢lettani sajatsagait tekintve (KAMNEV és LELIE, 2000).

2.4. Nehézfémszennyezés és karmentesités

A fejlett ipari orszagokban az 1970-es években, Magyarorszagon az 1990-es évek elején
keriilt a kdzvélemény figyelmének kozéppontjdba a mult 6rokségét képezd, hatrahagyott
tartos kornyezetkarosodasok ténye (KADAR, 1998; TAMAS, 2002; FILEP et al., 2002).

Viladgviszonylatban jelentds kezdeti 1épés a kornyezetvédelem és ezen belil a
karmentesités terén az Amerikai Egyesiilt Allamokban a Kérnyezetvédelmi Hivatal, a US
EPA létrehozasa volt 1970-ben. Ezt kovetden sziiletettek olyan kornyezetvédelmi

jogszabalyok, mint a Superfund kdrnyezeti karmentesitési rendelet.
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Magyarorszagon a szennyezett teriiletek felszamoldsa az 1996-ban kormanyhatéarozattal
inditott Nemzeti Kornyezetvédelmi Programmal keriilt eldtérbe. Ennek képezi részét az
Orszagos Kornyezeti Kéarmentesitési Program, amelynek célja a foldtani kozegben
(talajban) és a felszin alatti vizekben a szennyezettség felderitése, mértékének feltarasa,
valamint a veszélyeztetett terlileteken a szennyezés okozta kockazat csokkentése.

A Magyarorszagon hatalyos felszin alatti viz és foldtani kozeg mindségének védelmérdl
sz016 jogszabdlyokban a vonatkozo hatarértékek az ivovizmindség ¢és a vizi
Okoszisztémak igényei, illetve a talajok multifunkcionalitdsanak és a felszin alatti vizek
szennyezéssel szembeni érzékenységének figyelembevételével keriiltek megallapitésra.

A legtobb iranyelv, amely ma a gyakorlatban a nehézfémekkel szennyezett felszini és
felszin alatti vizek, valamint foldtani kozegek mindsitésére vonatkozik — igy pl. a
»Holland lista” vagy a Magyarorszagon hatalyos 10/2000 K6M-EiM-FVM-KHVM
egylittes rendelet — a teljes elemtartalom meghatdrozasan alapszik és nem veszi
figyelembe a szennyezdanyagok mobilitasat és biologiai felvehetdségét (GUPTA et al.,
1996; KADAR, 2001).

Néhany irdanyelv szerint a talajtani sajatsagok ismeretében kell a hatarértékeket
megallapitani, azonban ennek gyakorlati alkalmazasa nehézkes. Ennek ellenére szamos
orszagban keriilt méar a szabalyozasba (vagy tervezetten fog) olyan iranyelv, amely a
teljes elemtartalomra vonatkozo hatarértékek meghatarozdsa mellett az adott
extrahaloszerrel oldhato elemtartalomra vonatkozd értékeket is figyelembe veszi (21.

tablazat) (RAURET, 1998).

21. tablazat: Szabalyozasban szerepld vagy tervezett extrakcios eljarasok (RAURET, 1998)

orszdg eljaras cél
Németorszag NH,NO; 1 mol I' mobilis mikroelem-tartalom
meghatarozasa
Franciaorszag Na,EDTA 0,01 mol I'' + CH;COONH, 1 mol I, pH =7 felvehetd Cu, Zn és Mn tartalom
DTPA 0,005 mol I'' + TEA 0,1 mol I"' + CaCl, 0,01 mol I', pH =73 meghatdrozéasa (mezdgazdasagi
vonatkozas)
Olaszorszag EDTA 0,02 mol I'' + CH;COONH, 0,5 mol I', pH = 4,6 felvehetd Cu, Zn, Fe és Mn

DTPA 0,005 mol I'' + TEA 0,1 mol I"' + CaCl, 0,01 mol I, pH=7.3  tartalom meghatérozasa savanyu
talajok esetében

Hollandia CaCl, 0,1 mol I" nehézfémek felvehetdsége és
mobilitdsa szennyezett talajok
esetében
Svéje NaNO; 0,1 mol I' oldhat6 nehézfém (Cu, Zn, Cd,

Pb és Ni) tartalom
meghatarozasa, kotoxikologiai
kockazatbecsléshez
Nagy-Britannia EDTA 0,05 mol I, pH =4 felvehetd Cu-tartalom

meghatarozasa
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A megelOzést szolgald, a kockézatbecslésre iranyuld, valamint a kéarmentesitésre
vonatkoz6 irdnyelveket gyakran egymastol elkiilonitve alakitjak ki, és nem keriilnek
megkiilonboztetésre a szennyezett mezdgazdasagi teriiletek az egyéb foldhasznalat ala
vont szennyezett teriiletektdl (pl.: hulladéklerakok és banyamedddk), holott az altaluk
képviselt kockdzat a szennyezés nyilvanvald kiilonbozésége miatt eltérd. A
Magyarorszagon hatdlyos jogszabaly érzékenység szerint rangsorolja a szennyezett
teriileteket (33/2000 Korm. rendelet).

Az Eurépai Unidhoz csatlakozd kozép- ¢és kelet-eurdpai orszagok banyaszati
hulladékokkal kapcsolatos menedzsmentjét és jogi szabalyozasat HAMOR (2002)
elemezi.

A geokémiai hattér szamszerisitése mind alkalmazott, mind pedig elméleti biogeokémiai
kérdések ¢és modellek kapcsan sziikséges. Regiondlis és lokalis 1éptékben a globalis
hattérértékek hasznalata nem elfogadott, a természetes hattérértékek reprezentativ
mintavétellel és elemzéssel, valamint megfeleld statisztikai eljards alkalmazéasaval
becstilhetdk. Kiilondsen fontos ez azokon a teriileteken, ahol természetes eredetli pozitiv
anomaliat mutatd geokémiai képzddmények jellemzék (MATSCHULLAT et al., 2000;
PROKISCH et al., 2000).

2.5. Nehézfémszennyezés feltarasa

2.5.1. Mintavételi stratégia

A szennyezett teriiletek vizsgalata és mindsitése Osszetett feladat, sokirdnyu ismeretet €s
jol szervezett, egymasra épiilé tevékenységet jelent. A talajtisztitasi, karmentesitési
beavatkozasok hatékonysagat a leggyengébb lancszem, altalanosan elfogadottan a
talajmintavétel, valamint az adatok értelmezése terén a hianyos kalibraltsag hatarozza
meg (KADAR, 1998).

A mintavételezés soran a reprezentativitas a legfobb iranyelv. E célt szolgaljak a vizsgalt
paraméter szempontjabol optimalisan kivalaszthatdé mintavételi stratégidk, amelyek
rogzitik a mintavételi pontok javasolt helyét és szamat. A mintavétel soran torekedni kell
arra, hogy a vizsgalt paraméter idoben ne valtozzon. A minta-el0készités modjat mindig
az analitikai elemzési modszer hatdrozza meg. A mintavételezés és minta-el0készités
alapvetd szabdlyait fémspecidcid meghatarozasdhoz talajban és iiledékekben példaul
RUBIO és URE (1993), valamint CREPIN és JOHNSON (1993) részletezi.

A talaj, illetve foldtani kozeg fizikai, kémiai €s bioldgiai vizsgalata sordn a legkevésbé jol

definidlt a minta a vizsgalat egészét tekintve, és fontossdga gyakran hanyagolt.
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Ugyanakkor a talajtani sajatsagok ¢és kiilondosen a szennyezettség mértéke kis
tavolsagokban is akar nagysagrendekkel valtozhat. Emellett a kornyezetvédelmi célu
mintavételhez nem feltétleniil alkalmazhatok a hagyomanyos, szabalyos térhalot
alapulvevo mintavételi stratégiak (URE, 1996).

A banyaszat és ércfeldolgozas globalis viszonylatban nem a legfobb toxikus elem forrés,
mas ipari tevékenységek, a mezOgazdasag ¢és a kozlekedés egyarant hozzajarul a
kornyezeti elemek toxikus elem terheléséhez. A banyészati tevékenység azonban
lokalisan jelentds kornyezetszennyezést okoz. E szennyezett teriiletek felmérésekor
altaldban eltér6 — egyarant szubjektiv, random ¢&s geostatisztikai modszerekkel
megalapozott szisztematikus — mintavételi stratégidkat kovetnek, és a mintdk szama nem
feltétleniil reprezentativ a levont kovetkeztetések tiikrében. Emellett az eltérd analitikai
eljarasok az eredmények Osszehasonlitdsadt gyakran nem teszik lehetdvé (DUDKA és

ADRIANO, 1997).

2.5.2. Mérési modszerek

A nehézfémszennyezés okozta kockadzat megitélésekor két o tényezot sziikséges
figyelembe venni, a teljes anyagmennyiséget ¢és a kémiai kotésforméakat. Bar az utobbi
hatarozza meg a nehézfémek hozzaférhetdségét a biogeokémiai korforgalomban, a
jogszabalyozas a teljes elemtartalmat veszi alapul. Ennek oka, hogy a kémiai formak
meghatdrozasa szilard mintdkban bonyolult feladat, s csupan néhany analitikai eljaras 4ll
rendelkezésre. Ezek koz¢ tartoznak az extrakcids eljarasok, amelyek soran értékes
informdciokat nyeriink egy szennyezett teriilet okozta kornyezeti kockéazat becsléséhez,
azonban kémiai értelemben nem tarjuk fel az elemek specieszeit (22. tdblazat)
(WELTER et al., 1999; BASTA ¢és GRADWOHL, 2000).

A szennyezett kozegekben a kotésformak feltarasara altalanosan alkalmazott extrakcids
eljarasok segitségével nyert adatok mdas kiegészitd vizsgélatokkal egylittesen
értekelenddk, mivel az extrahdloszerek nem teljesen szelektivek (NIREL és MOREL,
1990; TESSIER és CAMPBELL, 1991; RIBET et al., 1995).

sz¢€les, kiilondsen az extrakcids eljarasok tekintetében (pl.: DAS et al., 1995; URE et al.,
1993; URE, 1996; GLEYZES et al., 2002).
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22. tablazat: Leggyakrabban alkalmazott extrahaloszerek (RAURET, 1998)

csoport extrahaloszer
HNO; 0,43 —2 mol I
savas kiralyviz
extrahaloszerek HCI10,1 -1 mol I

CH;COOH 0,1 mol I
Mehlich 1: HC1 0,05 mol I"" + H,S0,40,0125 mol I

EDTA 0,01 — 0,05 mol I"" kiilonb6z6 pH mellett
kelatképzok DTPA 0,005 mol I + TEA 0,1 mol I"' + CaCl, 0,01 mol 1"

Mehlich 3: CH;COOH 0,02 mol I"' + NH,F 0,015 mol I"' + HNO5 0,013 mol I + EDTA 0,001 mol I

pufferolt CH;COO NH, — CH;COOH 1 mol I'' pH =7
sooldatok CH;COO NH, — CH;COOH 1 mol I pH = 4,8
CaCl, 0,01 — 0,1 mol I
nem pufferolt NaNO; 0,1 mol I
sooldatok NH;NO; 1 mol I
AICl; 0,3 mol 1"
BaCl, 0,1 mol 1"

Bar a geokémiai fazisok nem teljesen kiilonithetok el példaul szekvens extrakcioval, és
az extrahdloszerek a vizsgalt talaj, iiledék vagy banyameddd esetében -eltérd
hatékonysagtiak ¢és elemenként is valtozéd eredményt adnak, a nehézfémek relativ
kotéserdsségére a kiilonbozé alkotdelemekhez értékelhetd informacidt szolgaltatnak
(CLEVENGER, 1990; MASKALL ¢és THORNTON, 1998; QUEVAUVILLER, 1998;
GOMEZ ARIZA et al., 2000).

Az egylépéses és szekvens extrakcids eljaras az egyes asvanyok esetében alkalmas az
adott frakcid(k)hoz kotott mikroelemek elkiilonitésére, ugyanakkor tobb asvanyforma és
humuszsavak jelenlétében az extrakcio soran lejatszodo Gjboli adszorpeio™ és a frakeiok
kozotti atrendezédés™ eredményeként az elemek bizonyos hanyada a visszamaradd
szilard fazisban marad (TESSIER és CAMPBELL, 1988; XIAO-QUAN ¢és BIN, 1993).
A szekvens extrakciora jellemzd korlatozott szelektivitas, valamint a frakciok kozotti
atrendezddés termodinamikai okait BERMOND (1992) elemzi.

A felhagyott banyameddok speciacios elemzésére FANFANI €s mtsai (1997) vizsgaltak a
szekvens extrakcids eljardsok adaptalhatosagat és korlatait. Megéllapitdsaik szerint az
eredmények kiegészitdé informaciot nyujtanak a geokémiai ¢és az dasvanytani
elemzésekhez, ugyanakkor értékelésiik csak azokkal egyiittesen torténd elemzés alapjan
megbizhato.

Kozel semleges kémhatasu Pb-Zn szulfidos banyameddd esetében a szekvens extrakcios
elemzés eredményei szerint vizes extrakcioval a szulfatos nehézfémhanyad kiilonithetd

el, ami az oxidativ mallas soran képzddik. A kicserélhetd frakcid az agyagasvanyok és

24 .
readsorption

25 .. .
redistribution
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vasoxidok feliiletén kotott nehézfémeket tartalmazza, ami konnyen mobilizalédik a
talajvizben, illetve talajban. A karbondtos frakcioban a kalcium- ¢és magnézium-
karbonatokhoz kotott nehézfémhanyad jelenik meg. A szideritbdl nem oldodik ki
nehézfém, mig az Pb az anglezitbdl és cerusszitbol jelentds mértékben felszabadul. Ez a
frakcid enyhén savas koriilmények kozott bekeriil a biogeokémiai korfolyamatba. A
redukalhato frakcioban nemcsak a Fe-oxihidroxidokhoz kotott nehézfémek jelennek meg,
hanem a szideritben és részben az anglezitben kotott hanyad is. A szerves frakcidoban
megjelend nehézfémhanyad elhanyagolhatdéan kicsi. A szulfidos frakcié a szennyezd
elemek azon részét tartalmazza, amely csak a mallasi folyamatok eredményeként jelenik
meg végiil a kornyezetben. A rezidualis hanyadot Si és Al asvanyok képezik, amelyek
nem tartalmaznak jelentds mennyiségben nehézfémeket (FANFANI et al., 1997).

A kotésformak megallapitasara kozvetett modon alkalmazott szekvens extrakcios eljaras
mellett alkalmazhatok kozvetlen eljarasok, példaul a SEM vagy az XRD modszer
(MATTIGOD et al., 1986). A kozvetlen modszerek hatrdnya azonban, hogy nem minden
esetben kellen érzékenyek (ROBERTS et al., 2003).

Az ionos formak matrixtol vald elvéalasztasa legtobbszor nem lehetséges azok kémiai
strukturdjanak  megvaltoztatasa nélkiil, mivel komplexeket képeznek vagy
adszorbedlddnak a matrix feliiletén, kiilondsen a humuszsavak és az agyagasvanyok
feliletén. Ezt figyelembe véve a speciacidés analizis akkor vezet megbizhato
eredményhez, ha az analitikai jelet a matrixtol fiiggetleniil kapjuk. A legtobb eljarés, igy
a tomegspektrometria, az Auger-elektron spektroszkopia, az IR ¢és Raman
spektroszkopia, tovabba a rontgendiffrakcid soran a matrixhatas nem kiiszobolhetd ki.
Ennek megoldéasara kétféle mod adodik: nagymértékben szelektiv eljaras alkalmazasa,
illetve nagyfelbontasu elemzések, példaul elektronmikroszkopia alkalmazasa (WELTER
et al., 1999).

ADAMO ¢s mtsai (1996) SEM/EDX ¢és szekvens extrakciés modszerekkel vizsgaltak a
Cu és Ni kémiai formait banyészati teriileten. A SEM/EDX a mobilitds megitélése
szempontjabol az extrakcids eljarassal nyert ismerethez kiegészitd informacidt is
szolgaltatott.

A kémiai elemzéssel kapott adatok tajékoztatd jellegliek, szigortian véve onmagukban
nem jelentenek kozvetlen toxikologiai vagy élettani értelmet. A hatdsokat kell ismerniink
(KADAR, 1998).

Kornyezeti szempontbdl kiilonbozé erdsségli  kivonoszerek, frakciok —kertiltek

meghatarozasra, melyek tobbé-kevésbé jellemezni képesek az eltérd kotésh
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vegyiiletformakat a talajban. Igy a szervesanyaghoz, agyagasvanyokhoz, oxidokhoz,
karbonatokhoz kotott frakcidk egyben eltérd mobilitasi fokozatokat képviselhetnek, mint
az asvanyosodassal, mallassal lassan felszabaduld, kozepesen felvehetd, mobilis vagy
felvehetd stb. A szennyezbanyagtol, nehézfémektdl, valamint a talajtulajdonsagoktol
fliggben azonban ugyanaz a kivondszer mas €s mas mennyiséget/frakcidt von ki, nem
létezik olyan extrakcio, amely valamennyi szituacidban képes a mobilitasi fokozatokat
egyetemlegesen azonositani (KADAR, 1998).

RYBICKA ¢s mtsai szerint (1994) banyaszatbol eredden rézzel és 6lommal szennyezett
talajoknal a szekvens extrakcios és a kdzvetlen vizsgalatok eredményei nem egyeznek: az
extrakcids eljaras alapjan a réz és az 6lom jelentds része vagy kicserélhetd forméban,
vagy karbonitok formdjaban van jelen, és csak kis hanyad szulfidos forméban,
ugyanakkor a péasztazo elektronmikroszkopias eljards eredményei szerint a szulfidos
forma a dominéns. A rontgendiffrakcios vizsgalatok igazoltak a kalkopirit és a covellin
jelenlétét, karbonatos formdakat nem fedtek fel. Az ellentmondas feloldasara a szerzok a —
gyenge extrahaloszereknek ellenalld — nehézfém-szulfidok oxidaciés reakcid
eredményeként szulfatokként vald oldatba keriilését feltételezik.

Rézbanyészatbdl szarmazo banyamedddkre DOLD (1999) dolgozott ki szekvens
extrakcids eljarast, amely a szulfidok oxidacidja €és a semlegesitédési folyamatok elemek
mobilitdsara gyakorolt hatdsdnak vizsgalatahoz megfeleld eszkéznek bizonyult. Ennek
megfelelden elkiilonithetd a vizoldhatd frakcio, a kicserélhetd frakcio, a Fe(Ill)-
oxihidroxidokhoz ¢és Fe(Ill)-oxidokhoz kotott frakcio, a szervesanyagokhoz kotott és
masodlagos CuS frakcid, az elsédleges szulfidos asvanyok, és a szilikatokhoz kotott
frakcio.

RIBET ¢és mtsai (1995) Ni-banyészat soran keletkezett, oxidalédott banyamedddre
javasoltak szekvens extrakcios eljarast, amely soran elkiilonitheté volt a vizoldhato
frakcio — elsddlegesen gipsz —, a redukalhaté frakcid — jarosit és Fe-oxihidroxidok — és a
rezidudlis frakcio. A redukalhatdo frakcié vizsgalatdval megbecsiilhetd a reduktiv
koriilmények kozott potencidlisan oldatba keriild nehézfémtartalom is.

A KERSTEN és FORSTNER (1995) 4ltal kidolgozott szekvens extrakcids eljarast
banyamedddkben a nehézfém-speciacid elemzésre tobbek kozott KIM és mtsai (2001)
alkalmaztdk, amellyel a kicserélhetd, a karbonatos, a kénnyen (Mn-oxidos) €s kdzepesen
(Fe-oxidos) redukalhatd, valamint a szulfidos/szerves frakcido és a rezidudlis hanyad

kiilonitheto el.
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A nehézfémek biologiai felvehetdségét ¢€s toxicitasdt meghatiroz6 szabad fémion
aktivitdsanak (PARKER ¢és PEDLER, 1997) meghatdrozdsara szamos elektrokémiai
modszer haszndlatos, igy az ionszelektiv elektrodokkal végzett mérések, ahol azonban a
szilardfazisu elektrédok szelektivitdsa kornyezeti mintak esetében csokkenhet. A
voltammetrids moédszerek kozill az inverz voltammetria®® 10™-10"" M koncentracio
alapulo eljaras szintén kelld érzékenységii az ionaktivitasok meghatirozasara, azonban
kornyezeti mintdk esetében a szelektivitas mértéke szintén csokkenhet. A kationcseréld
gyantak alkalmazésa szintén alkalmas a talajokban a szabad fémion aktivitasok egymas
melletti meghatarozasara, amelynek egy tovabbfejlesztett valtozata a féligateresztd
kationcseréld membran alkalmazasa (WENG, 2002).

A folyékony ¢és szilard fazisu specidcio analizis modszereit 0sszefoglaloan tobbek kozott
TACK ¢és VERLO (1995), valamint HAYES és TRAINA (1998) értékelte.

Bar a szekvens extrakcios eljarasok nem szelektivek az egyes frakcidokra nézve, és az
extrakcié sordn a mikroelemek kotésviszonyaikat tekintve atrendezddnek, mégis gyakran
alkalmazott moédszerként adodnak a biologiailag felvehetd elemhényad becslése és a
novények altal ténylegesen felvett és igy a taplaléklancon keresztiil potencialis veszélyt
hordozé elemhanyad kapcsolatanak vizsgalatahoz.

Az egyes frakciok fémtartalma és a novények altal felvett elemtartalom kozti
Osszefliggések vizsgalatakor adott elemekre, adott ndvényfaj és talajtipus esetében egyes
szerzOk korrelaciordl szamoltak be, igy példaul IYENGAR és mtsai (1981) a kicserélhetd
¢és szervesanyagokhoz kotott frakcio elemtartalmat talaltdk reprezentativnak a novények
altal felvett elemtartalomra. Maés eredmények szerint nincs direkt korrelacid, az
Osszefliggés-vizsgalatba be kell vonni egyéb talajkémiai paramétert is, igy a pH-t (QIAN
et al., 1996).

A biologiailag felvehetd elemtartalom meghatarozasara gyakran alkalmazott
extrahaloszer az EDTA? és a DTPA®. Ezek reprezentativitisat és egymassal vald
Osszefliggését vizsgaltak tobbek kozott QUEVAUVILLER és mtsai (1996). Az EDTA-
val extrahalhatd elemhéanyad altalaban jol korrelal a ndvények elemtartalmaval a Cd, Cu,

Ni, Pb és Zn esetében, ezért gyakran alkalmazott kivonoszer. Mivel EDTA-val a
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karbonatos ¢és szerves anyagokhoz kotott frakcio is kivonhat6, az extrahaloszer alkalmas
a karbonatos szennyezett talajok, illetve kdzegek vizsgélatara is.

Az EDTA-val torténd extrakcios vizsgalatoknal iigyelni kell arra, hogy a komplexképzd
agens feleslegben legyen, mivel kisebb EDTA-koncentracional az extrahalhato
mikroelem-mennyiség — a kompeticios folyamatok el6térbe keriilése miatt — erds fliggést
mutat a kémhatastol. GHESTEM és BERMOND (1998) 10 mol I'' EDTA-koncentraci6
mellett tapasztaltak a jelenséget szennyezett talajok Cd, Pb, Zn és Cu extrakcids elemzése
soran. 10~ mol 1" koncentracié mellett azonban a pH-fiiggés mar elhanyagolhatonak
adodott.

Tipikusan a mezOgazdasagi novények altal potencidlisan felvehetd elemtartalom
meghatarozasara alkalmazott a Lakanen-Ervid extrahdlészer (LAKANEN és ERVIO,
1971), amely Magyarorszagon is hasznéalatos (MSZ 20135:1999). Ugyanakkor nem
pufferolt EDTA esetében is szoros Osszefliggés talalhatd, ami azonban elem- és egyuttal
novényspecifikus (URE, 1996).

A DTPA altaldban a kozel semleges és meszes talajok esetében a mezdgazdasagi
novények szamara sziikséges mikroelem-tartalom (Zn, Fe, Mn ¢és Cu) meghatdrozéasara
alkalmas elsdsorban. Cd és Pb esetében nem mutathatd ki szignifikans korrelacié a
novénynek altal felvett €s az extrahalt elemtartalom kézott (O’CONNOR, 1988).
NORVELL (1984) kiilonbozé kelatképzd extrahaloszerek (DTPA, EDTA, EGTA®,
HEDTA és NTA) szelektivitasat és hatékonysagat vizsgalta nehézfémekkel szennyezett
talajok esetében. Eredményei igazoltdk a komplexképzok elemenként valtozé mértékii
hatékonysagat.

HAQ ¢és mtsai (1980) adott fajok nehézfémfelvétele és kiilonbozd extrahdloszerek
(EDTA, DTPA, NTA, ecetsav, ammoénium-acetat, viz) altal kivont nehézfémek kozott
végeztek Osszefiiggésvizsgalatot. A regresszidvizsgalatba a kémhatést is bevonva er6sebb
korrelaciot mutattak ki.

A pH jelentésen befolydsolja a toxikus hatdssal 0sszefliggésbe hozhat6d elemaktivitast,
ennek figyelembevételére alkalmas extrahdloszerek a nem pufferolt szervetlen so6
oldatok. Szennyezett talajok vizsgalatara gyakran hasznalt extrahaloszer a 0,01 mol 1™
CaCly-oldat, amely a ndvények altal felvett, ¢és fitotoxikus hatast okozé

elemkoncentracioval jol korrelald eredményt nyajt (HOUBA et al., 1996). Kiilondsen Cd

* etilén-glikol-tetraecetsav
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¢€s Zn esetében adddtak a kisérleti eredmények szignifikansnak (NOVOZAMSKY et al.,
1993).

Kisérleti eredmények alapjan a pH csokkenésével a vizsgalt ndvényekben a nehézfém-
koncentracié nd, ugyanakkor a biomassza mennyisége csokken, ami igy a szennyezett
talajbol kivont nehézfém-mennyiségre nézve nem eredményez jelentds valtozast (XIAN
¢s SHOKOHIFARD, 1989).

Mig a talajok mikroelem-tartalmdnak — fOként esszencialis elem tartalmdnak -
meghatdrozasara altalaban sikeresen alkalmazhatok az extrakcios eljarasok, a
kornyezetszennyezésbdl adodoan magas toxikus elem tartalmu talajok esetében az
eredmények értékelése kiegészitd vizsgalatok mellett ajanlott (TAYLOR et al., 1992;
URE, 1996).

A novények altal potencialisan felvehetd elemtartalom becslésére az extrakcids eljarasok
mellett a talajoldat kozvetlen elemzése is alkalmazhat6. Bér a talaj aktudlis viztartalmatol
fliggben idOben folyamatosan valtozik az elemek koncentracidja, mégis kozelebbi
eredményt kapunk a gyokérzondban mérhetd oldott elemtartalomra, mint pl.: ecetsavas,
ammonium-acetatos vagy salétromsavas extrakcios vizsgalattal (THOMPSON és
PROCTOR, 1983).

LOMBI ¢s mtsai (2001) hiperakkumuldtorok esetében radioaktiv nyomjelzéssel

vizsgaltak a Cd és Zn felvételének kinetikdjat és a transzlokacios sajatsagokat.

2.6. Kornyezetallapot értékelés — modellezés, interpretacio

A nehézfémek a talajban Gsszetett kémiai €és biologiai folyamatokban (redoxi reakciok,
csapadékképzddési  reakcidk,  halmazallapot-valtozds,  szorpcidos  folyamatok,
komplexképzddés, stb.) vesznek részt. Az elemek transzportfolyamatait alapveten
meghatarozo6 tényezd a retencid, amely a talajtani sajatsagoktol (textira, térfogattomeg,
kémhatas, szervesanyag- és agyagasvany-tartalom, stb.) fiigg. Igy a mobilitas — és ezen
keresztiil a kornyezeti kockézat — a retencidt és az utanpotlast meghatarozd tényezdk
egylittes figyelembevételével becsiilhetd. A retencio 1d6tdl fiiggd, igy kinetikai leirdsa is
fontos a transzportmodellezés részeként (SELIM és AMACHER, 1996).

A multikomponenses modellek koziil példaként emlithetd a FIESTA (JENNINGS et al.,
1982), a CHEMTRAN (MILLER ¢és BENSON, 1983) ¢és a TRANQL (CEDERBERG et
al., 1985), amelyek figyelembe veszik az ioncsere-, komplexképzddési, oldddasi-

csapadékképzdodési és kompetitiv adszorpcios folyamatokat is. E modellek hianyossaga,
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hogy alapvetéen bedllt kémiai egyensulyokat feltételeznek. A nehézfémek
transzportfolyamataival talajban részletesen SELIM és AMACHER foglalkozik (1996).
lehetéségeit, azaz az atalakulasi folyamatokat, igy a szulfidok oxidativ mallasat, a
mobilitds valtozasat, illetve a felszini és felszin alatti vizekben jellemzd migracids
sajatsdgokat BROWN ¢és HOSSEINIPOUR (1991) foglalta 6ssze.

Az advektiv nehézfémtranszport modellezését a PRZM (CARSEL et al., 1984), a
GCTRAN ¢és a NPSOUT (BROWN, 1989), mig a fémoxidok és szulfidok oldodasi
viszonyainak modellezését példaul a MINTEQA2 (BROWN ¢és ALLISON, 1987) teszi
lehetdve.

A PRZM programot a szennyezdanyagok gyOkérzonaban és gyokérzona alatti térben
lejatsz6dd transzportjanak modellezésére fejlesztették. A NPSOUT program a
gyOkérzonabol — felsé talajrétegbdl — a felszini vizbe torténd szennyezdanyag transzport
becslését teszi lehetdvé. A GCTRAN a felszin alatti vizekben kolloid részecskék
kozremiikodésével zajlo szennyezdanyag transzport modellezésére alkalmas. A
MINTEQA2 termodinamikai allandok és sztochiometrikus egyenletek segitségével,
Newton-Raphson iteracidval becsli az elemek vizes oldatban jellemzé kémiai formait és
koncentracioit, figyelembe veszi a csapadékképzddést, a komplexképzodést és az
adszorpcids folyamatokat is.

A felszini vizekben a nehézfémtranszport szimuldciojara a WASP4/TOX14 (AMBROSE
et al., 1987) alkalmazhato. A hidraulikai paramétereck a RIVMODE (HOSEINIPOUR,
1989) hidrodinamikai ¢€s iiledék transzport modell segitségével adhatok meg. Az integralt
modellrendszer a szennyezdanyagok vizgylijtokben torténd mozgasanak és
viselkedésének becslésére alkalmas.

A fentiek mellett gyakran alkalmazott geokémiai modellez6 programok, amelyek a
WATEQA4F (BALL és NORDSTROM, 1992), a GEOCHEM (SPOSITO ¢és BINGHAM,
1981; MATTIGOD és ZACHARA, 1996), a PHREEQC (PARKHURST et al., 1990), a
SOILCHEM (SPOSITO ¢és COVES, 1988), a WHAM (TIPPING, 1994), valamint az
ECOSAT (KEIZER és VAN RIEMSDIJK, 1994).

(1988) szerint (/) adott pH mellett mért teljes elem- és ligandumkoncentraciok; (2) a

fémek lehetséges komplexeinek, valamint a H' ligandumokkal képezett vegyiileteinek
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stabilitasi allando6i; (3) a tomeghatas-egyenletek minden lehetséges kémiai forma
figyelembevételével.

LOFTS ¢és TIPPING (1999) a WHAM ¢és a SCAMP modellek 6sszekapcsolasaval
végeztek szimulacids vizsgalatokat a nehézfémek oldat és szilard fazisok kozotti
megoszlasara.

A kornyezeti elemekben jellemzd aktualis paraméterek megjelenitésére, valamint a
valtozasok kovetésére hatékony eszkozként adodnak a térinformatikai rendszerek,
amelyek komplexen ¢és szisztematikusan kezelik a térbeli valtozokhoz rendelhetd
adathalmazt. A térinformatika szennyezett teriiletek feltdrasa kapcsan is hatékonyan
alkalmazhato6, atfogd dontés-tamogatasi rendszerként informaciot szolgaltat a szennyezett
teriilet  mintavételezési  stratégidjanak  kidolgozdsdhoz, a  szennyezdanyagok
koncentracidja térbeli eloszlasanak geostatisztikai moédszerrel torténd becsléséhez, a
karmentesitési eljaras tervezéséhez, valamint a monitoringhoz (TAMAS, 1998).

A térinformatikai eszk6zokkel torténd geokémiai elemzések az elemek, illetve kiilonb6zo
kémiai formdk térbeli megoszlasanak vizsgélatira, valamint geokémiai folyamatok
modellezésére iranyulnak. A geokémiai térképezéssel kapcsolatos ismereteket tobbek

koz6tt FORTESCUE (1992), valamint JORDAN és SZUCS (2001) foglalta 6ssze.

.....

A banyameddék névényzettel valo remediacidja az erdzioval, lemosodassal’' és
beszivargassal torténd szennyezdanyag terjedés csokkentésének egy hatékony modja,
amelynek tovabbi eldnye, hogy megvalosul a tajba illesztés, alacsony koltségigény,
kornyezetkiméld beavatkozés és a novényzet a rizoszféraban felveheti és akkumuléalhatja
a potencidlisan toxikus elemeket, illetve a mikrobidlis kornyezet stimuldlasaval
hozzajarulhat a szennyezdéanyagok immobilizalasahoz (PALMER, 1992; ZHU et al.,
1999).

Az erdzi6 elleni védelem a ndvényzettel vald betelepitést kdvetden megvalosul, a
beszivargassal torténd szennyezdanyag-terjedés azonban csak az éghajlattol fiiggd
mértékben  csokkenthetd, az evapotranszspirdcioval —atmoszféraba  visszajuto

csapadékhanyad BRADSHAW ¢és JOHNSON (1992) szerint tropusi éghajlaton kevesebb,

mint 25%, mig szaraz éghajlaton 75%-ot meghalad¢ is lehet.

U run off
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A kutatasi, valamint az alkalmazasi eredmények alapjan altalaban a fitoremediacids
technologia igéretes mentesitési megoldasnak tekinthetd szdmos szennyezdanyag ¢és
tertiilet esetében (SCHNOOR ¢és DEE, 1997; PRASAD ¢és FREITAS, 1999; LAKATOS et
al., 2003), azonban vannak behatarold tényezdk. A limitalé tényezdk és az eldnydk
legtobb esetben kozvetlen kovetkezményei e kezelési eljardsok  bioldgiai
vonatkozasainak. Az eljarasok csak olyan teriileten alkalmazhatok, ahol a ndvényzet
¢letfeltételei adottak. Eszerint a szennyezdanyagok koncentracidja nem haladhatja meg a
novények szamdra toxikus hatarértéket, masrészt a technologia csak akkor eredményes,
ha a ndvények gyokérzonija egybeesik a szennyezés helyével (CHAPPELL, 1998). A

fitoremedidcios technoldgiak tipusait a 23. tabldzat foglalja 6ssze.

23. tablazat: A fitoremediacios technologiak alkalmazasi teriiletei (CHAPPELL, 1998)

kezelési eljdards mechanizmus kozeg
rizofiltracio fémfelvétel a novények gyodkerein at felszini vizek és
nyomassal atvezetett
vizek
fitotranszformacid szerves anyagok felvétele és degradacioja felszini és felszin alatti
ndvényekkel vizek
ndvényekkel elgsegitett | rizoszféraban lejatszodd mikrobiologiai talaj, rizoszféraban 1€vo
bioremediacio degradacio felszin alatti vizek
fitoextrakcio fémek felvétele és felhalmozasa kozvetlen talaj
felvétellel a novényekbe és a novények idonkénti
eltavolitasa
fitostabilizacio gyokérnedvek hatasara végbemend csapadék- talaj, felszin alatti vizek,
képzddés a fémek hozzaférhetéségének banyamedddk

csokkenését eredményezve

fitovolatilizacid a ndvények evapotranszspiracidja révén felvétel  talaj, felszin alatti vizek
utan a szelén, a higany és az illékony szerves
vegyiiletek eltavoznak a ndvényekbdl

szerves vegyiiletek a levelek felveszik az illékony szerves levegd
eltavolitasa levegobol vegyiileteket

ndvénytakardval vald a novények altal torténd evapotranszspiracio a talaj
fedés csapadékviz szennyezbanyagokra gyakorolt

kimoso hatasat csokkenti

A novények alkalmazasan alapulé eljarasok minimalis fenntartast igényelnek a telepitést
kovetéen, azonban nem mindig nyujtjdk a leghatékonyabb megoldast a szennyezés
kezelésére. A fitoremediacid behataroltsdgat alapvetden meghatdrozza a szennyezdanyag
novény, illetve annak gyokérrendszere szdmara valdo hozzaférhetdsége. Ha a
szennyezbanyag a talaj mélyebb rétegeiben van, a gyokérzet nem fér hozzd. Ha a
szennyezdanyag erdsen kotott a talaj szerves komponenseihez, a ndvények, illetve a

rizoszféraban 1év6 mikroorganizmusok szdmara szintén nem hozzaférhetd. Masrészt, ha a
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szennyezOanyag nagymértékben vizoldhato, felvétel nélkiill keresztiil haladhat a
gyokérzonan (CHAPPELL, 1998).

A béanyamedddk novényekkel vald betelepitése a magas sotartalomnak, a nehézfémek
toxikus hatasanak, az elégtelen tapanyag-, és a szélséséges vizgazdalkodasnak
tulajdonithatéan nehézkes (JOHNSON et al., 1977, VANGRONSVELD et al., 1994;
1996). A fitoremediacid csak kis mértékben szennyezett talajok karmentesitésére
alkalmazhaté hatékonyan, ahol a szennyezdanyagok fitotoxikus hatasa nem érvényesiil
(ERNST, 1996). Hosszu tavon, elsOsorban tajba illesztési céllal végzett beavatkozas
esetén a kis tapanyagigényii és nehézfémtiird fajok alkalmazhatok sikerrel (JOHNSON et
al., 1977).

A nehézfémek fitotoxikus hatdsa a szervesanyag-tartalom ndvekedésével csokken
(BECH et al., 1997). A PICCOLO (1989) a humuszanyagok Cu, Pb, Cd, Zn és Ni
novények altal potencialisan felveheté hanyadara gyakorolt csokkentd hatasat allapitotta
meg.

A talajréteggel torténd boritas megfeleld éldhelyet biztosit a ndvényzet szdmara, amely
igy kifejtheti vizvisszatartdé és talajmegkotd szerepe révén kedvezd hatasait, emellett
lassitja a szulfidok levegd jelenlétében lejatsz6dd savképzdédéssel jard oxidaciojat
(BORGEGARD ¢s RYDIN, 1989; CARLSSON, 2000). Utébbi szerepe azonban nem
egyértelmii, mivel a mikrobioldgiai oxidacidhoz hozzijarulva épp ellenkezd hatast is
kifejthet (ZHU et al., 1999).

A novényzet és talaj fedoréteg alkalmazasanak, valamint az altalaj jelenlétének Zn- és
Pb-tartalmt banyamedddékben nehézfémek kimosodéasara gyakorolt hatdsat ZHU és mtsai
(1999) vizsgaltdk. A talajoszlopos kisérleti eredmények alapjan a ndvényzet
vizvisszatartd szerepe révén az 6lomkimosddas mértékét csokkenti, szoros korrelacio
mutathatd ki a kimosdédott Pb-koncentracio és a talajoszlopon athaladt vizmennyiség
kozott.

Az PbS mallasat kovetéen az Pb rosszul oldodod csapadékokat képez, illetve
kolloidfeliileteken adszorbealodik, igy kimosodasat elsdsorban e kolloidok talajvizzel
val6 transzportja hatarozza meg.

Ezzel szemben a novényzet hatdsara a Zn és Cd kimosddasanak mértéke nd, ami annak
kovetkezménye, hogy a gyokérzet kdrnyezetében a szerves savak és mas komplexképzd
vegyiiletek novelhetik a vizben oldott nehézfém-koncentraciot (WENZEL et al., 2003),

emellett a gyokérzet mentén a vertikalis talajvizdramlassal szintén ndhet a
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szennyezOanyag-bemosodas. Az altalaj pufferkapacitasinak megfeleléen nehézfém-
visszatarto szerepet is betdlt (ZHU et al., 1999).

A kelatképzOk mesterségesen torténd biztositasa a novényélettani szempontbdl optimalis
toxikus elem koncentracid Dbiztositasahoz, illetve a minél nagyobb aranyu
akkumulaciohoz a magas elemtartalmu szennyezett teriileteken, ahol azonban alacsony a
felveheté elemhéanyad, egy alternativ fitoremediacids technoldgia (EBBS és KOCHIAN,
1998; KAYSER et al., 2000). Az eljaras azonban jelentds kockazatot képvisel éppen a
toxikus elemek vizben oldott hanyadanak megnovelésével és igy a felszin alatti vizek
veszélyeztetésével (ROMKENS et al., 2002).

KAYSER (2000) példaul az elemi kén hatdsat vizsgalta a nehézfémek oldhatosagara,
valamint értékelte a fitoremedidcid soran vald alkalmazhatdsagat. Eredményei alapjan a
pH nagymértékben csokkenthetd kén hozzdadasaval talajban, ami elsdsorban a Zn és Cd
nagyfokt talajoldatba keriiléséhez vezet, ezaltal novelve a novények altal felvehetd
elemhanyadot.

A fitoremediacid soran alkalmazott talaj fedoréteg vastagsagdnak nehézfémforgalomra és
ndvényzetre gyakorolt hatdsat vizsgilta BORGEGARD ¢és RYDIN (1989).
Megfigyeléseik szerint a feddréteg vastagsaganak csokkenésével a hajszalgyokér
biomassza térfogategységre vonatkoztatott mennyisége nd, a meddd anyagaba azonban
szamos esetben behatol a gyokérzet, hozzajarulva a viz lefelé iranyuld mozgésihoz.

A magas Zn-, Cd-, Pb- és Cu-tartalmi banyamedddk ndvényekkel torténd rekultivacioja
magas nehézfémtird-képességii névények telepitésével megvalosithato.
VANGRONSVELD ¢és mtsai (1995) kiilonbozo fiifélékkel végeztek eredményes
kisérletet, a novényboritas a széler6zié nagymértékli csokkenéséhez, és a nehézfém-
kimosddas 85-90%-os csdkkenéséhez vezetett.

sz¢éleskortien vizsgaltak, igy példaul a szennyviziszapokat, a komposztokat vagy a
papirgyartas melléktermékeit, amelyek a kémiai, fizikai és bioldgiai feltételek javitasaval
hozzajarulhatnak a sikeres ndvényzettelepitéshez (PICHTEL et al., 1994).

LAN ¢és mtsai (1998) a kommunalis hulladék, a folyami iiledék és az NPK miitragyak
Pb/Zn banyamedddn nevelt ndvényekre gyakorolt hatasat vizsgaltak tenyészedényes
kisérletben. A szervesanyagok egyrészt novelik a felveheté nehézfémhanyadot, masrészt
csokkentik a toxikus hatast, mivel a nehézfémek komplex vegytiletek formajaban oldatba
keriilnek, azonban toxicitasuk kisebb, mint a szabad ionoké. A miitragyak hatdsa nem

volt kimutathat6, ami abbol adodhat, hogy a nehézfémek fitotoxikus hatasdnak
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érvényesiilése eredményeként a novények gyokérzetének adszorpcids kapacitasa
csokken, ami csokkent viz- ¢és tapanyagfelvételt eredményez (BARCELO és
POSCHENRIEDER, 1990; HETRICK et al., 1994).

A talajban ¢él6 mikroorganizmusok hozzajarulnak a kedvezobb talajszerkezethez,
mineralizaldo tevékenységlik eredményeként szervetlen formaban biztositjak a
tapanyagokat ¢€s novekedésserkentd anyagokat is termelnek (HETRICK et al., 1994).
Jelenlétiik azonban szerves savak termelése eredményeként a kémhatasviszonyok
valtoztatasa, valamint komplexképz6é ligandumok biztositasa révén a toxikus elemek
oldhat6saganak, mobilitasanak és felvehetOségének ndvekedéséhez is vezet, valamint
meghatarozo szerepet tolthetnek be az dsvanyok mallasdban is (KAMNEV ¢és LELIE,
2000).

A magasabb rendli ndvények nehézfém-toleraldo képességében szintén jelentds szerepe
van a gyokérzona mikrobiologiai kornyezetének — kiillondsen a gyokérgombaknak
(mikorrhiza) — amelyek a nehézfémek immobilizaldsaval visszaszoritjdk a hajtasrészbe
torténd transzlokaciot (HETRICK et al., 1994; KHAN et al., 2000; McGRATH et al.,
2001). Banyamedddk esetében SIMON és mtsai (2002) laboratoriumi koriilmények
kozott igazoltadk, hogy a mikorrhizdk szerepet jatszanak a stabilizaldsban, azonban
SHETTY ¢és mtsai (1994) szerint a banyamedddk rekultivaciojat tekintve egyrészt a
magas nehézfém-koncentracid miatt, masrészt az elégtelen viz- és tdpanyag-gazdalkodasi
adottsdgok miatt a mikorrhizdk alkalmazasa nem feltétleniil vezet eredményes
ndvényzettelepitéshez.

A US EPA (2000; 2001) altal kozzétett értékelés részletesen targyalja az egyes
fitoremedidcios technologidk eldnyeit és hatranyait, megvalosithatosaguk kereteit,
valamint elemzi a mar megvalositott, vagy folyamatban 1évé alkalmazasok
eredményességét, emellett dontéshozatali modszert is javasol.

Eurdpaban alkalmazhaté fitoremediacios technoldgidk kidolgozasara egy COST
Program® iranyult, melynek keretében a szerves szennyezbanyagok mellett a toxikus
fémekkel terhelt kozegek karmentesitését célzéan hiperakkumulator ndvények
azonositasa, a felvétel, transzlokacido és akkumulacid6 mechanizmusainak feltarasa,
tovabba gének/enzimek adatbdzisanak Osszeallitdsa, a génsebészet alkalmazhatosaganak
értékelése, szennyezésspecifikus ndvények termesztése, és gyakorlati alkalmazisok

tesztelése tortént.

32 European Cooperation in the field of Sicentific and Technical Research; Action ref. No.: COST 272/98
(1998-2003)
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3. ANYAG ES MODSZER

3.1. A vizsgalati teriilet és kornyezeti allapota

Gyongydsoroszi a Matra-hegységben talalhatd, kordbban az Pb-Zn banyészat jelentds
kozpontja volt. Geoldgiailag a Matra-hegység a belsd-karpati vulkéni dvezethez tartozik,
a miocén korban lezajloé vulkéni tevékenység hozta létre. Az egymast kovetd foldtani
rétegek: horzsakdves riolittufa, szarazfoldi és tengeri tiledékréteg, agyagmarga-aleuritos
Osszlet, atalakult bentonitosodott, glaukonitosodott piroxénandezit 6sszlet, dacitos jellegii
tufaréteg, badeni agyag Gsszlet, matrai andezit osszlet és iiledékes fedd képzddmények.
Az andezit Osszlet atlagos kora 14,5 £ 0,8 milli6 év, asvanyi Osszetétele plagioklasz
foldpat és piroxén. Jellemzd a kaliumdusulds, az erds hidrotermalis kdézetbomlas, a
teléres Pb-Zn-Cu ércesedés és a kovasodas (VADASZ, 1960).

Gyongydsoroszi teléreinek asvanykivalasi sorrendje: kvarc és kovasavak, pirit, galenit,
szfalerit, kalkopirit, wurtzit, agyagasvanyok (pl.: kaolin), hematit, kalcit, manganokalcit,
markazit, dolomit, barit, cdlesztin, gipsz €s antimonit.>

A Matra-hegység nyugati részén az ércbanyaszat a 18. szazad masodik felében kezd6dott.
A feljegyzések szerint a GydngyOsoroszi ércbanya 1788-89-ben iizemben volt,
ugyanakkor 1800 utdn bezartdk és az 1850-es évekig nem flizemelt, majd az 50-es
¢vekben végzett feltardsokat kdvetden a banyak tovabbi 60 évig nem termeltek. 1926-t61
ujra indult a Karoly-tar6 termelése, azonban 1931-44 kozott szintén sziinetelt a
banyészat. 1949-ben megalakult az Ercbanyaszati Nemzeti Vallalat, 1951-t61 épiilt ki az
ércelokészitd iizem, 1952-ben pedig 1étrehoztak a Matravidéki Asvanybanya Vallalatot.
1957-58-ban végezték az elsd érckutaté mélyfurast a Gyongyosoroszi Vereskén. 1959-
ben az érceldkészitd lizem medddiszaphanyojat a Toka-pataktol keletre esé Szaraz-patak
voOlgyébe telepitették. A kitermelt ércet helyben torték majd flotacios eljarassal
dusitottdk. A levalasztott szfalerit és galenit szinport kiilfoldon kohosittattdk. A
technologiai folyamatba 1962-ben, az tizem rekonstrukcidja és bovitése soran a torés €s a
flotalas k6zé nehézszuszpenzios elédusitast iktattak. A magas 6lom-, rezes 6lom-, cink-
¢s pirit-tartalmi  szinpor levalasztdsa utdn visszamaradt meddot csévezetéken

tovabbitottdk a flotacids meddOhdnyora. A zagyvezetéket a banya bezarasa soran

3 forrds: Erc- és Asvanybanyészati Muzeum, Rudabanya
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lebontottak. Az 1970-es évek végére a banya miikodése veszteségessé valt, ezért a banyat
1986-ban bezartak (ODOR et al., 1998; ELGOSCAR, 1998).

A bényészati tevékenység human-egészségiigyi vonatkozdsa Gydngydsoroszin a Toka-
patak aradasaival, a savas banyaviz keletkezésével, valamint a banyameddd jelenlétével

kapcsolatos, melyre 1986 6ta folyamatos figyelem iranyul (3. dbra).

banya, \
banyaviz-kezeld,. _ |
iszaptarozé

=t i
Szarazvolgyi-
tarozo

3. dbra: Vizsgél teriilet és kornyéke (Iégifelvétel, 2000; forras: FOMI ARCHIVUM)

Az érintett teriileten a miivelt foldekre — a Heves megyei KOJAL altal 1986-ban el6szor
elemzett mintdk alapjan — szdmos esetben az egészségre artalmasnak itélt nehézfém-
flotacios meddét. A KOJAL jogutddja, a Heves megyei ANTSZ 1991-ben a Toka-patak
két oldalan elteriild telkek 60-60 m-es sdvjat veszélyeztetett teriiletnek nyilvanitotta,
azon z6ldségfélék termesztését nem javasolta (ZARAY, 1991).

A medddShany6 hatasteriiletének kornyezetvédelmi vizsgalatat célzo talajvizsgélatok, az
iszap- €s vizvizsgalatok, valamint a termesztett novények vizsgalatanak eredményei
alapjan ZARAY (1991) megallapitja, hogy a Toka-patak menti ontéses teriiletek Pb, Zn,

Cd és As-terhelése jelentds, az itt termesztett novényekben az Pb-, Zn- és Cd-felhalmozas
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meghaladja a vonatkozo egészségligyl hatarértékeket, az iszapok ¢és zagyok
nehézfémtartalma szintén magas, tovabba a rétegviz is jelentés nehézfém-
koncentracioval jellemezhetd.

HORVATH és GRUIZ (1996) szintén vizsgalta a nehézfém — szennyezett kozeg —
novény kapcsolatrendszert helyszini mintavételezéssel. A  vizsgalatok célzottan
élelmiszerndvényekre iranyultak, eredményeik nem tértek el a ZARAY (1991) altal
megallapitottaktol.

A kvalitativ kornyezeti kockazatelemzés alapjan HORVATH és GRUIZ (1996) szerint
Gyongyosoroszin a banya a savas banyaviz-kibocsatas kovetkeztében, a Toka-patak
mentén aradaskor lerakott, illetve viztarozokban 1évé iiledék, valamint a banyameddo
er6zi6 Utjan és beszivargassal okoz kornyezeti és humdan-egészségiigyi kockdzatot. A
banyaviz kezelése mésztej adagolasa mellett megoldott, igy az érintett felszini vizek
nehézfém-koncentraciéja alacsony, kémhatasa kozel semleges. Ugyanakkor a
csapadékképzddésen alapulod eljaras soran folyamatosan nagy mennyiségben keletkezd
nehézfém-vegyiiletek gatrendszerrel torténd taroldsa tovabbi kockazati tényezd. Az ipari
¢s a mezOgazdasagi viztarozo iiledékét, valamint a banyameddét a szerzok ,,idozitett
kémiai bombanak™ itélik, mivel magas a nehézfémtartalma, és bar a kivalt csapadékok,
illetve primer €és szekunder asvanyok vizben valo rossz oldhatosaga és a specifikus
adszorpcié a vizes fazisban relative alacsony nehézfémterhelést okoz, a kdrnyezeti
feltételek megvaltozdsa (pl.: kémhatasvaltozds) a nehézfémek mobilizdlodasat
eredményezheti.

A flotaciés meddd finomszemli homok, uralkodé elsédleges asvanyai a kvarc és a
foldpatok, valamint a pirit. A pirit oxidacidja felszini koriilmények kozott, ahol az
asvanyi anyag a levegd ¢és a nedvesség hatasanak allandoan kitett helyzetben van,
varhatoan végbemegy. Végtermékekként limonit és jarosit keletkezik. ODOR és mtsai
(1998) szerint a meddOhany6 erdzids arkaiban a sziirke flotatum az utolso kihelyezés ota
eltelt évtized alatt e folyamat eredményeként szinez8dott vordsessargara. A Szarazvolgyi
flotaciés meddohanyobol kifolyd csurgalékviz nehézfém-koncentracid értékeit a 24.
tabldzat tartalmazza. A meddd kvalitativ asvanytani Osszetétele rontgendiffrakcios és
termikus vizsgalat alapjan: montmorillonit, illit, kaolinit, klorit, kvarc, kalifoldpat,
plagioklasz, pirit, sziderit, dolomit, magnéziumos kalcit, jarosit, gipsz, amorf piroxén

(TAKI, 1991; HORVATH és FUGEDI, 1994).
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24. tablizat: Fontosabb fémek koncentraciéi (mg/l) a Szarazvolgyi flotaciés meddéhanyébol
kifoly6 csurgalékvizben (HORVATH és FUGEDI, 1994)
Zn Mn Fe Cu pH
490 3,47 1,03 3,16 7,66

A Kornyezetvédelmi és Tertiletfejlesztési Minisztérium altal elinditott allami felelGsségi
korbe tartozo teriiletek karmentesitési programja keretében keriilt sor az Orszagos Erc- és
Asvanybanyak Gyongyosoroszi ErcelSkészitdjének kornyezeti allapotfelmérésére. A
kornyezeti allapotfelmérés soran felmérték a foldtani, hidrogeologiai adottsdgokat, ami
alapjan lehet6vé valt egy eldzetes kornyezeti és human-egészségiigyi kockazatelemzés,
amely szerint a teriileten a beavatkozas indokolt, mivel a Toka-patak vizgyijto teriilete az
ércfeldolgozo teriiletére esik, a patak pedig mezdgazdasagi vizgyljtét taplal, amelynek
vizét Ontozésre hasznaljadk. Az innen elfolyd viz a Rédei viztarozoba keriil, ahol
kozvetlen az ivovizfelhasznalas. A teriileten részlegesen monitoring rendszer is kiépitésre
kertilt (ELGOSCAR, 1998).

A Dbanyameddd rekultivacidjara, ami elsOsorban a tajbaillesztést, valamint az
erdziovédelmet célozta, talajréteggel torténd boritds €s novényzet telepitése tortént a
banya bezarasat kdvetden, azonban a beavatkozéas eredményessége nem volt fenntarthato.
Kidolgoztak azonban egy a teriiletre specifikusan alkalmazhatd, fenntarthato
fitoremedidcios technologiat is (ENVIROKOMPLEX, 2003).

A fitoremediacio alkalmazhatosdgat a banyameddd természetes vegetacidjdnak
vizsgalatan keresztiill GALICZ és mtsai (2002) elemezték. A vizsgalatok kiterjedtek a
novényzet faji Osszetételére és akkumulacids sajatsagaira, valamint a kdzeg — ndvényi
elemfelvétel és transzlokacio 0sszefiiggéseinek feltarasara.

A Gyodngyodsoroszin talalt banyaszati eredetli nehézfémszennyezddés tesztnovényekben
jellemzd akkumulacids ¢és transzlokacids sajatsagait meszezés ¢és komposzt, tdzeg,
foszfat, illetve zeolit alkalmazasanak hatasara, tovabba a mikorrhizak hatasat
laboratoriumi koriilmények kozott SIMON (2002) vizsgalta.

A nehézfémek specidcidanalizisére és a kiillonbozd kémiai kdrnyezetbeli migracios
sajatsagaira iranyuld altalunk végzett vizsgalatok, tovabba a nehézfém — vegetacid
kapcsolatrendszer értékelése az Ercelokészité teriiletén jellemzé meddéanyagok
elemzésével tortént, mig a névényzet erdziovédelemben potencialisan betoltott szerepét,

valamint a két- és haromfazisu rendszerek nehézfémek geokémiai formaira, mobilitdsara

és biologiai felvehetéségére gyakorolt hatasat a Szarazvolgyi-tarozo teriiletén végeztiik™*.

¥ Debreceni Egyetem, Agrartudomanyi Centrum, Viz- és Kornyezetgazdalkodési Tanszék
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Az éltalunk kidolgozott komplex vizsgalatsorozat j6l egyezik a XENIDIS ¢és mtsai (2003)
altal kozolt egymasra épiild vizsgalatokkal, amelyek a szerzOk szerint a banyamedddk
kornyezeti kockazatanak megitélésekor alapvetdek. Eszerint a kvantitativ értékelés részét
a mintavételezés, a teljes elemtartalomra iranyul6 kémiai elemzés, az asvanytani elemzés,
a geotechnikai vizsgalatok (pl.: er6zids és szivargdsi sajatsagok), a kimosodasi é€s
extrakcids vizsgalatok (pl.: savas oxidativ mallas, migracios tulajdonsagok, bioldgiai

felvehetdség), valamint terepi adatok (pl.: novények elemfelvétele) elemzése képezi.

3.2. Mintavételi stratégia

A GPS* technikaval egybekotott mintavételi modszer alapkoncepcidja, hogy a terepi
adatgytjtéssel a GPS 4ltal biztositott geometriai adatok és az egyéb adatnyerd rendszerek
altal szolgaltatott tulajdonsagok — attributiv informaciok — egymashoz rendelhetok és
térinformatikai modszerekkel®® elemezhetSk.

Az éltalunk hasznélt helymeghatdrozéd rendszerhez a valés idejii ill. differencialis
utéfeldolgozashoz sziikséges GPS referenciadllomas®’ is tartozik, amely a terepen végzett
méréssel egy idoben gyjti ill. sugarozza ki a korrekcios adatokat. Az alkalmazott GPS
rendszer altal hasznalt ellipszoid az GRS-80, a referencia rendszer’® a WGS-84 volt. Az
EOV koordinatarendszer’” és a WGS-84 koordinatarendszer kozotti atszamitast
utdfeldolgozassal végeztiik.

A mintavételi helyek kivalasztasanadl az eldzetesen GyOngyOsoroszin elvégzett
kutatasokat (ZARAY, 1991; HORVATH és FUGEDI, 1994; HORVATH és GRUIZ,
1996; ODOR et al., 1998; ELGOSCAR, 1998) vettiik figyelembe.

Az Orszigos Frc- és Asvanybanyak Gyongyosoroszi ErcelSkészitdje kornyezetében
talalhatd banyamedddével és banyaszati technologiai hulladékokkal terhelt teriileten
harom jellemz6 anyagtipus kiilonithet6 el: az Ercelékészitd teriiletén nagyrészt talalhato
technologiai hulladék (1), a matraszentimrei banyameddé (Z1.), valamint a Toka-patak
mentén lehatarolt meddéanyag (IIL) (4. dbra) (ELGOSCAR, 1998; KOVACS és
TAMAS, 2001a).

A Orszagos Erc- és Asvanybanyak Gyongyosoroszi Ercel6készitjének teriiletén végzett

szennyezettség-felmérés és lehatarolas soran (KOVACS és TAMAS, 2001c; TAMAS és

3 Global Positioning System — Mitholdas Helymeghatirozé Rendszer
36 Geological Information System — térinformatikai rendszer

37 Pathfinder Community Base Station

3 World Geodetic System, 1984

3% Egységes Orszagos Vetiileti Koordinatarendszer
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KOVACS, 2002a, 2002b) a klasszikus atlag mintavételezés helyett BURROUGH és
McDONNELL (1998) szerint GPS alapt racshaléban randomizalt mintasiirliséget
hatdroztunk meg. A 25 mintavételi pont koziil azok kornyezetében tortént siiritett
mintavétel, ahol a vonatkozé hatarértékek felett mérheté a nehézfém-koncentracié (25.
tablazat).

25. tablazat: 10/2000. (V1. 2.) KéM-EiiM-FVM-KHVM rendelet szerinti
koncentracié-hatarértékek foldtani kozegben, mg kg™

olem 17 BT 2 > Yol
Cu 30 75 200 300 400
Zn 100 200 500 1000 2000
Cd 0,5 1 2 5 10
Pb 25 100 150 500 600

Az I. mintavételi hely esetében a terepi viszonyokhoz igazitva, a szintvonalaknak
megfelelden, a II. mintavételi helyen a meddd lerakasi helyének megfeleléen, mig a IT1.
mintavételi helyen a felszini vizfolydas nyomvonaldnak megfeleléen tortént a
mintavételezés randomizalt modon 0-0,3 m mélységben. A mintavételi pontok
kijeloléséhez a SURFER ¢és ArcView program allt rendelkezésiinkre. A mintdk teljes
elemtartalma, Lakenen-Ervio kivonatanak elemkoncentracidja, valamint kémhatasa kozti
Osszefiiggéseket az I. (20 mintavételi pont), II. (15 mintavételi pont) és IIL (15
mintavételi pont) statisztikai elemzés alapjan lehatarolt teriiletek mintai esetében
vizsgaltuk (4. abra).

Az extrakcios (egylépéses, szekvens, 1€pcsds savas, lugos és komplexképzovel végzett,
valamint frakcionalt forrovizes) és talajoszlopos vizsgélatokat 3 reprezentativ minta
(I.—A; Il.—B; II1.—C) esetében végeztiik el, amelyek kivalasztasa statisztikai elemzés
alapjan tortént az 0sszes nehézfémtartalomhoz rendelheté medidnnak megfelelden.

A Gyongyosoroszin folyt banyaszati tevékenység soran keletkezett banyamedddt az
Ercelékészité teriiletén kivil a Szarazvolgyi-tarozoban raktak le. E kozel 2,1 ha
alaptertiletet érint0, hozzavetdleg 3 Mt magas nehézfémtartalmii banyameddd kornyezeti
kockazat szempontjabol jelentdss (HORVATH és FUGEDI, 1994; HORVATH és
GRUIZ, 1996; ODOR et al., 1998). Az erdzi6 okozta potencidlis kornyezetterhelésre
vonatkoz6 vizsgalatokat, valamint a vizhatds geokémiai és nehézfém-migraciora, illetve
potencialis bioldgiai felvehetdségére gyakorolt hatdsainak vizsgélatat e mintateriileten

végeztiik el.

O A: elméleti hattérérték

*I B: szennyezettsagi hatarérték

2 (i intézkedési szennyezettségi hatarérték, i=1: fokozottan érzékeny; 2: érzékeny; 3: kevésbé érzékeny
teriilet

59



Az erozidbecslés alapjat egy domborzati modell képezte, amely alapjan kivalasztottuk a
Szarazvolgyi-tarozd  vizsgalt lejtdjét, valamint 30, a lejtdbnek megfeleléen

szisztematikusan vett mintat (5. dbra).

Py
A

ﬁka-patak

4. dbra: Vizsgalt banyamedddvel terhelt teriiletek, Ercelokészité és kornyezete (o: hatarérték alatti
nehézfém-koncentracioval jellemzett mintavételi pont; e: hatarérték feletti nehézfém-
koncentracidval jellemzett mintavételi pont)

5. abra: Mintavételi pontok erézidvizsgalathoz, Szarazvolgyi-tarozo
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A vizhatés vizsgalatdhoz a mintavételi helyeket 1égi felvételek (1987; 2000) alapjan (6-7.
abra) jeloltiik ki, a nedvességi allapot értékelésére vertikalis elektromos szelvényezési
(VESZ) adatok (8. dbra) alltak rendelkezésiinkre. A mintdkat 0-240 cm (a), illetve 0-290
cm (b) kozott 12-12 mélységbdl vettiik. Az elemzés SEM/EDX, XRD vizsgalatokkal,

valamint DTPA ¢és vizes kivonatok elemtartalmanak meghatdrozasa alapjan tortént.

AN

7. abra: Mintavételi helyek vizhatas vizsglatéra (2000-es légifelvéte; forrs: FOMI ARCHIVUM)

mBf 340 m
VEZ

320 m

Om 235m

8. abra: Vertikalis elektromos szelvény, Szarazvilgyi-tarozé — fajlagos
ellenallas (2m) (forras: ELGOSCAR 2000 Kft., 2003)

61



A felszini vizboritds hatasat 1égi felvételek légifelvételek alapjan feltételeztiik, a
banyameddd tavainak kiterjedése az 1987-ben és 2000-ben késziilt 1égi felvételek alapjan
szamottevden nem valtozott. A beszivargas mértéke az eliszapolodéas miatt kicsi, az éves
csapadékmennyiség atlagosan 700 mm, ugyanakkor az id6szakos felszini kiszaradas sem
zarhato ki.¥

A VESZ adatok alapjan szintén feltételezhetd, hogy az a mintavételi hely csak az aktualis
csapadékviszonyoknak megfelelden valtozo vizhatas alatt all, és a kozeg haromfazisq, itt
a fajlagos ellendllas értékek magasak (40-50 @m), mig a b mintavételi hely felszini
vizboritas hatasa alatt all (20-30 Qm).

Vegetaciotérképezésre, illetve a novényzet — nehézfémtartalmt kozeg kapcsolatrendszer
vizsgalatara csak a I1I. teriilet volt alkalmas, mivel novényboritds csak itt talalhato. A
térbeli  vizsgéalatot szabalyos racshalé  figyelembevételével —végeztik 2001.
szeptemberében, 2002. szeptemberében, tovabba 2003. szeptemberében 5 m x 16 m
teriileten 50 cm x 50 cm racsélhosszal.

Az egyes fajok el6fordulasa, az Osszes nehézfém-koncentracio, valamint a kémhatas
kozotti  Osszefiiggés-vizsgalatot térbeli mintdzat elemzése alapjan térinformatikai
eszkozokkel, Idrisi 32 programmal végeztiik. Az 0sszefliggések matematikai leirasanak
célja a fitoremedidcios technoldgidk kidolgozasa részeként a novényboritottsag
lehetdségének szamszerlsitése adott nehézfém-koncentracid ¢és kémhatisviszonyok
mellett.

A novényzet — nehézfémtartalmu kodzeg kapcsolatrendszer akkumulacios sajatsagokra
vonatkoz6 vizsgalatdit a Toka-patak menti mintavételi helyen (III.) leggyakrabban
eléforduld hamvas szeder (Rubus ceasius), terjoke kigyoszisz (Echium vulgare), egynyéari
perje (Poa annua), landzséas utifi (Plantago lanceolata) és mezei tikszem (Anagallis
arvensis) fajokra nézve végeztiik, a randomizalt mintavétel 2001. szeptemberében tortént.
A nehézfémtartalmat a fenti fajok 5-5 egyedének esetében mértiik ICP-OES modszerrel
roncsolatbol. A mintdk gyokér- &és hajtasrészét elvélasztottuk, majd <1 mm
szemcsemeéretlire daraltuk és 105 °C-on 24 6ran at szaritottuk.

A ndvényzet elemtartalménak vizsgalatakor kiilonds figyelemmel kezeltiik a minta-
elokészitést, mivel a medddszemesektol valdé megfeleld hatékonysagu tisztitas

elengedhetetlen, a gondatlan eldkészités nagysagrendi hibat okozhat az eredményekre

* Orszagos Meteorologiai Szolgalat
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nézve. Ennek tiikkrében a roncsolast a gyokérzet és hajtasrész gondos, tobbszori mosasa és
vizualis Gton torténd ellendrzése eldzte meg.

A mintavétel kivitelezése Eijkelkamp furdkészlettel tortént, a meddémintdkat miianyag
tasakokban felcimkézve szallitottuk. Az analitikai vizsgalatokat megelézéen a
meddomintakat 40 °C-on légszdrazra szaritottuk, majd atlagosan 0,2 mm

szemcseatmérdjlire Oroltik.

3.3. Extrakcios vizsgalatok — elemtartalom-meghatarozas

3.3.1. Osszes oldhaté elem koncentrdcidjinak meghatirozdsa

szerint tortént. A torzsoldatok készitéséhez Merck és BDH gyartmanya standard
oldatokat, valamint REANAL gyartmanyu szilard vegyszereket alkalmaztunk. Az
oldatok eldkészitéséhez MILLI-RO 5 PLUS és MILLI-Q RG berendezésekbdl nyert 0,05
uS vezetoképességli, gyakorlatilag baktérium- és somentes vizet hasznaltunk fel.

A vizsgalt banyameddé mintdk, valamint ndvénymintdk Osszes elemtartalmanak
meghatarozasa HNO; — H,0O, nedves roncsolasu minta-elokészitési modszerrel tortént
LABOR MIM OE-718/A tipust elektromos blokkroncsoldval. A roncsolds megfelelen
el6készitett (szaritas, daralas) 1 g mintabol tortént, az eléroncsolas 5 cm® tdmény HNOs-
val 60 °C hdmérsékleten 30 perc id6tartamig tartott, a féroncsolas 120 °C-on 270 percig
miutan 5 cm® 30 %-os H,0, kertilt adagolasra. Hiilés utan desztillalt vizzel 50 cm’-re

val6 kiegészités, majd MN640W sziirdpapirral sziirés tortént.

3.3.2. Lakanen-Ervio kivonat elemkoncentrdcidjanak meghatdrozdsa

crer

szabvany szerint tortént. A kivonat a hig pufferoldatban (0,5 mol/dm’ amménium-acetat,

0,5 mol/dm’ ecetsav, 0,02 mol/dm’

etilén-diamin-tetraecetsav) oldhato toxikus elemek
mennyiségének meghatarozasara alkalmas.

Az extrahal6 oldat pH-ja 4,65+0,03, amely ecetsavoldattal vagy ammoénium-hidroxid-
oldattal keriilt beéllitasra. A talajkivonat 1 6rdig tart6 razatassal tortént 5,0 g mintabol 50
cm’ kivonooldattal. A talajszuszpenzid sziirését kovetden keriilt sor az elemtartalom

meghatarozasara.

63



3.3.3. DTPA kivonat elemkoncentracidjanak meghatdrozdsa

A DTPA extrakciot QUEVAUVILLER (1998) szerint 100 g 1égszaraz banyamedddbdl és
200 cm® 0,005 M DTPA extrahaloszerrel (1,967 g dietilén-triamin-pentaecetsav, 14,92 g
trietanol-amin, 1,47 g kalcium-klorid, pH 7,3+0,5 s6savval beéllitva, 1000 cm’ desztillalt
vizzel készitett oldatban) végeztilk 2 o6ran at torténd razatassal szobahdmérsékleten.
Sztirést kovetéen a kivonatok elemzését induktiv csatolasu plazma optikai emisszios
spektrométerrel végeztik. A DTPA kivonatos elemzés szintén a béanyameddd
potencialisan biologiailag hozzaférhetd nehézfémhanyadanak (Pb, Zn, Cu, Cd, As ¢és Fe)

meghatarozasara iranyult.

3.3.4. Vizes kivonat elemkoncentrdaciojanak meghatdarozdasa

A vizes kivonatos elemzést QUEVAUVILLER (1998) szerint végeztik, ami a
banyameddd mobilis elemtartalmanak meghatarozasara iranyult. A vizes extrakciot 100 g
légszaraz banyameddébdl és 200 cm® desztillalt vizzel végeztik 4 6ran at torténd

razatassal szobahOmérsékleten. Az elemzés sziirést kovetden tortént.

3.3.5. Szekvens extrakcio

A szekvens talajextrakciot GYORI et al. (1996) szerint kiilonbozé erdsségii
kivondszerekkel torténd egymast kovetd kivonat készitésével és elemzésével végeztiik.
Az eljaras a kovetkezd 1épésekben tortént: 3 g légszaraz 2 mm-re daralt mintdhoz 30 ml
0,1 M CaCl, oldat keriilt adagolasra. 16 oOrdan 4t vald rdzatast, majd 20 perces
centrifugalast (30000 G) kovetden az extraktum elvalasztdsra majd elemzésre keriilt; Az
el6zé Iépésben elvalasztott szilard maradékhoz 30 ml 0,5 M NaOH oldat keriilt
hozzaadéasra, majd 20 perces centrifugalast kovetéen (30000 G), 20 ml kirdlyviz. Ezt
kovetden az extraktum elvalasztdsra majd elemzésre keriilt; Az el6zd 1épésben
elvalasztott szilard maradékhoz 30ml 0,05 M EDTA keriilt hozzaadasra, majd 1 oras
centrifugalast (30000 G) kovetden az extraktum elvalasztasra és elemzésre keriilt; A
maradék szilard anyaghoz 80 °C-on val6 szaritds utan 5 ml kiradlyvizet keriilt adagolasra,
a szuszpenzi6 ezt kovetden 2 6ran at 25 °C-on, 3 6ran at 60 °C-on, 1 6ran at 105°C-on és
2 oran 4t 125 °C-on allt. Hiités utan, majd 5 ml 20% sdsav adagolasat kdvetden 30 percig
80 °C-on allt, majd desztillalt vizzel 20 ml-re kiegészitésre keriilt, végiil szlirésre Filtrak

392-vel majd elemzésre.
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3.3.6. Forrovizes frakcionadlt extrakcio

A forrovizes frakcionalt extrakcio a FULEKY és CZINKOTA (1993) altal kidolgozott
kavéfézo berendezésen alapuld forrdvizes talajextrakcios modszerrel tortént. Talajmintak
esetében a forrovizes modszer eredményei szignifikans korreldcidban vannak a
novényfelvétellel ¢és a hagyomanyos talajvizsgalati moddszerekkel nyerhetd
eredményekkel.

A cseré¢lhetd mintatartot 30 g medddanyag és 10 g kvarchomok keverékével toltottiik fel.
A mintan 102-105 °C-ra hevitett vizet atvezetve 120-150 kPa nyomassal a keletkez6

kivonat 100 cm’-es részletekben lett felfogva, elemzésre 10 frakcio keriilt.

3.3.7. Kimosodasi vizsgalatok vizzel dinamikus rendszerben

A talajoszlopos kisérletek alapjan megbecsiilhetok a vizsgalt banyamedddkben a
nehézfémek migracios, kimosddasi sajatsagai. A kisérleteket mddszertani szempontbol
ESNAOLA és MILLAN (1998) szerint végeztiik.

A vizsgalatok soran 50 g 4, B és C medddanyagot tartalmazé oszlopokon (rétegvastagsag
25 cm) egyenletes, lasst aramlési sebesség mellett (50 ml nap™') vizet vezettiink 4t, ami a
tartozkodasi 1d6 biztositasaval feltételezte az egyensulyt kozelitd allapotot — kétfazisa
rendszerben — a deszorpcids, valamint az oldodési folyamatok tekintetében. Az adott
1d6kozonként vett oldatok elemtartalmat vizsgdlva megéllapithatd az a nehézfém-
koncentracio, amellyel egy kétfazisi rendszer jellemezhetd, valamint a nehézfém-

kimoso6das és oldatbeli utanpotlas iddbeli valtozasa.

3.3.8. Kimosdodasi vizsgalatok savas, lugos és komplexképzovel végzett kezeléssel

A Iépcsbs extrakcids, szuszpenzids kisérletek célja a talajoldatok Osszetételének
vizsgalata volt kozel egyensulyi allapot feltételezése mellett. A kisérletek soran azt
vizsgaltuk, hogy a banyameddd mintdk esetében milyen hatdssal van a pH-viszonyok
modositdsa, valamint a komplexképzdk jelenléte a nehézfémek mobilitasara. A
vizsgalatokat modszertani szempontbol TACK és mtsai (1999), illetve TIRUTA-BARNA
¢s mtsai (2004) szerint végeztiik.

A IépcsOs razatas 1ényege, hogy az oldatfazis telitddése elkeriilhetd, ugyanakkor az egyes
1épcsdk esetében kialakuld egyensulyok is figyelemmel kovethetok. Emellett a szilard
anyag nehézfém-szolgaltatd képességére, annak karakterisztikdjara is kapunk
informaciot, ami lehetdvé teszi a természetes koriilmények kozott csapadék-

beszivargassal jaré nehézfém-migracio mértékének becslését is. A kisérleti kialakitas
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atmenetet képez a talajoszlopos ¢€s az egylépéses egyensulyi allapotot feltételezd
szuszpenzios kisérletek kozott.

A kisérlet soran 1:2 szuszpenziokkal végeztiik a vizsgélatokat, amit az elvéalaszthatdsag
indokolt. A 30 g medd6bol és 60 ml oldatbdl eléallitott szuszpenzidt folyamatosan
razattuk szobahOmérsékleten és adott, novekvo 1dokozonként (1, 4, 18, 32, 68 és 216 ora)
centrifugaltuk (4000 rpm, 2 perc), majd szlrtiik. Az elvalasztasokat kovetden mindig
azonos tiszta oldatmennyiséggel egészitettiik ki a szuszpenzidkat.

A mintak kémhatasat figyelembe véve a savas kémhatasu A4 minta esetében 107> M és
10° M Ca(OH), oldattal végeztiik az extrakciot, mig a kozel semleges B és C minta
esetében 102 M és 10° M HNO; oldattal. A komplexképzék hatasanak vizsgalata 102 M
nem pufferolt Na,EDTA kivonoszer alkalmazdsdval ROONEY ¢és mtsai (1999) szerint

tortént.

3.3.9. Elemanalizis induktiv csatoldsu plazma optikai emisszios spektrométerrel

A roncsolatok, valamint a (Lakanen-Ervio, vizes talajoszlopos és szuszpenzids, savas,
lagos, EDTA-s és DTPA-s) extraktumok elemtartalmanak analitikai meghatdrozasahoz
egy OPTIMA 3300 DV tipusu induktiv csatolast plazma optikai emisszids spektrométert
(ICP-OES) alkalmaztunk. A vizsgalatok soran altalaban 2-pontos, kevés esetben 1-pontos
hattérkorrekcié tortént. A kalibracidés pontokra altalaban nem-linearis (polinom)
kalibracios egyenletet illesztettlink.

A 26. tablazatban a vizsgalt elemeket és az alkalmazott analitikai vonalak hulldimhosszat,
a 27. tabldzatban az induktiv csatolasi plazma optikai emisszios spektrométer

paramétereit tlintettiik fel.

26. tablazat: A vizsgz’tlt elemek és az alkalmazott analitikai vonalak hullamhossza

elem Ca Cd Co Cr Cu Mg Mn Ni
hullimhossz (nm) | 317,933 | 214,440 | 228,616 | 267,716 | 327,393 | 285,213 | 257,610 | 341,476

elem P Pb S Si Sr Ti \% Zn
hullimhossz (nm) | 213,617 | 220,353 | 181,975 | 251,611 | 460,733 | 368,519 292,40 206,200

27. tablazat: Az induktiv csatolasu plazma optikai emisszids spektrométer paraméterei
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paraméterek

jellemzok

tipus

gyartod

optikai rendszer
hulldmhossz-tartomany

RF generator

detektor

plazma megfigyelés

porlaszté tipusa

perisztaltikus pumpacsé tipusa
optikai rendszer felbontasa
feloldoképesség

kicsatolt teljesitmény
porlasztogaz aramlasi sebesség
htitdgéz dramlési sebesség
segédgaz aramlasi sebesség
mintabetaplalas sebessége
plazma megfigyelési magassaga

OPTIMA 3300 DV
Perkin-Elmer Ltd.
Echelle-rendszerti, argon gazzal oblitett
160-782 nm
40MHz
szilardtest &ramkor detektalas, SCD
axialis
koncentrikus (Meinhard Type A)
fekete-fekete
normal
0,007 nm
1300 W
0,95 dm*/min
15 dm*/min
0,5 dm*/min
1 cm’/min
15 mm

67



3.4. Roncsolasmentes vizsgalatok

3.4.1. Rontgenfluoreszcencids spektrometria

A hordozhat¢ terepi rontgenfluoreszcencias (FPXRF) spektrometria megbizhatosaganak
vizsgélatara a roncsoldsmentesen nyert adatokat hasonlitottuk 0ssze a nedves HNO; —
H,0, roncsolassal elokészitett mintadkbol ICP-OES modszerrel meghatarozott
koncentracioértékekkel. A vizsgalt meddomintak a GyongyOsoroszin taldlhatdé magas
nehézfémtartalmu flotacids iszapokbol szarmaztak. Az elemtartalom meghatdrozast az
Ercelékészité teriiletérél szarmazo 50 felszini (0-30 cm) minta esetében végeztik el. A
talaj- és novénymintak a HB NTSZ* Wageningenbdl szarmazo korelemzésre kiadott
mintai voltak, Osszehasonlitasra az altalunk mért FPXRF ¢és korelemzés soran ICP
spektrometriaval meghatarozott értékek atlaga keriilt.

Az alkalmazott NITON-700 XL FPXRF spektrométer Cd-109 izotopot tartalmazo zart
sugarforrassal van ellatva, félvezetd detektort tartalmaz és Mo, Zr, Sr, Rb, Pb, Se, As,
meghatdrozasara alkalmas. A méréseket belsd kalibracid, valamint standardokkal kiilsé
ellenérzé mérések elozték meg. A mérést a késziilékhez tartozd mintatartd segitségével,
tomoritett mintakkal, vékony folidn at 60 késziilék altal meghatirozott iddegységig
végeztik®. Minden mérést haromszor ismételtiink, és az eredmények 4atlagat tekintettiik
az Osszehasonlitdo elemzés alapjaul. A késziilék a mérési eredmények mellett minden
esetben megad egy hibaértéket is. Ezeket az értékeket nem vettiik figyelembe, a US EPA
6200 Modszer (JBS, 1998) szerint a karmentesités tervezésekor alkalmazott
feliilbecsléskor sziikséges csak a szennyezett talajok ¢s iiledékek elemtartalmanak
meghatarozasanal a hibaértéket a mért értékhez adva kell eljarni. A FPXRF spektrométer
kimutatasi hatdra néhany nagysagrenddel nagyobb (10-100 mg kg™), mint az ICP-OES
modszeré, ennek megfeleléen korrelacid-analizist csak az eldbbi modszer detektalasi
hataran feliili elem-tartalom esetében tudtunk végezni. A C banyameddd esetében végzett
nehézfém-koncentraci6 — kémhatds — vegetacio Osszefliggés vizsgalatanak alapjaul
szolgald nehézfém-koncentracio értékeket a nagy mintaszam érdekében in situ FPXRF

spektrometrias modszerrel hataroztuk meg.

* Hajdu-Bihar Megyei Novény- és Talajvédelmi Szolgalat
* a Cd-109 sugarforras aktivitasanak csokkenésével novekvé idéegység
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3.4.2. Pasztazo elektronmikroszkopia — elektrondiszperziv rontgenfluoreszcencia

Az éltalunk alkalmazott SEM/EDX késziilék egy Oxford Instruments INCA Energy
analitikai rendszerrel ellatott JEOL 5900 LV pésztazo elektronmikroszkép volt. Az
energiadiszperziv detektor ultravékony ablakkal van ellatva, a Mn Ka-nal mérhetd
felbontasa ~130 eV, a detektalasi szog 35°, a gyorsitod fesziiltség 20 kV, az aramerdsség
1,0 nA. A minta és a sugarforrds kozotti tavolsag 10 mm volt, a detektor
felbontoképességének optimalizalasa céljabol a feldolgozasi idét reprezentalé allando™
értéke 5 volt. A pontelemzések 50 s ideig torténtek, mig az elemtérképezés 100 ps/pixel
mellett kb. 30 percig. A minta-el6készités Orléssel tortént, a 1égszaraz mintak
szemcsemérete 2 mm-nél kisebb volt. A kb. 100 mg mennyiségii mintdk szénnel bevont
Al mintatartokra keriiltek, az elemzést megel6z6en a mintakat szintén szénbevonattal
lattuk el.

A pésztazd elektronmikroszkopias mérések soran a pontelemzések randomizalt médon
mintanként 10 téregységben (~1000 um x 1000 pwm) 10 ponton torténtek, mig az
elemtérképezés mintanként 1 véletlenszerlien kivalasztott téregységben (~1000 pm x
1000 um) tortént. A szekunder elektronok a minta domborzati viszonyair6l adtak éles,
nagyfelbontasu, nagyithaté képet. A mintdk asvanytani dsszetételének meghatarozasat az
elektronsugarzas altal kivaltott karakterisztikus rontgensugarzast érzékeld detektor tette
lehetové (EDX). Elemzésre a vizhatasnak idOszakosan (a) és allanddan kitett (b)

mintavételi pont 7-7 mintéja keriilt.

3.4.3. Rontgen diffrakcios vizsgalatok

A diffrakcios adatgytijtést Enraf-Nonius PDS 120 diffraktométerrel végeztiik, amely 120°
2@ detektalasi tartomanyu vertikalis geometriaval konfiguralt iv pozicidban érzékeld
detektorral van ellditva. A CuKe; sugarzas szelektalasat Ge-111 monokromator teszi
lehetdvé. A rontgencsd 45 kV és 45 mA mellett miikodott. A horizontélis és vertikalis rés
sorrendben 0,24 x 0,50 mm volt. A mérések soran a folyamatosan forgd minta felszine
allando 12° szdget zart be a beesd sugarral, igy a besugérzott teriilet allando volt. Az
adatgytjtési id6 30 perc volt. NBS Si kiils6 standarddal tortént a 2@ kalibracio. A 2@
linearizalasat ENRAF-GUFI szoftverrel végeztiik. A hattérkorrekciéo az Si standarddal
mért hattér értékekkel tortént. A mintdkat a mérést megel6zéen légszaraz allapotban

achat mozsarban aceton hozziadasa mellett 6roltiik. A pormintdk elemzését a minta

46 . .
processing time constant
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felszinének egyenletességét €s simasagat biztositva 15 mm atmérdji, 1 mm mélységi Si
egykristaly mintatartoban végeztiik. Elemzésre a vizhatasnak nem Kkitett (a) és kitett (b)

mintavételi pont 7-7 mintéja keriilt.

3.4.4. Szemcseméret-eloszlas meghatdrozdsa

A szemcseméret-eloszlast GEE és BAUDER (1986) szerint kombinalt szaraz szitalassal
¢s hidrometraldssal hataroztuk meg, a szaraz szitalds 75 um szemcseméretnél nagyobb
frakciok, a hidrometralas a <75 um frakciok elkiilonitését tette lehetdvé. Az értékelést az

USDA* besorolas szerint végeztiik.

3.5. Kémhatas meghatarozasa, pH-pufferkapacitas vizsgalata

A mintdk kémhatasat az MSZ 080206/2-1978 szabvany szerint, 1:2,5 ardnyu vizes
szuszpenziobol potenciometridsan hatdroztuk meg. A meghatirozas 12,5 ml ioncserélt
vizzel (pH 6,8-7,0) és 5 g vizsgalatra el6készitett mintaval tortént. A talajszuszpenzio
felrazast kovetden 12 orat sav- €s lugmentes levegdjii helyiségben allt mérés elott. Az
alkalmazott pH-mérorél (kombinalt iivegelektrod) adott elektrédpar mellett (adott
hémérsékleten) kétpontos kalibraciot kovetden a mért elektrédpotencial-kiilonbségnek
megfeleld pH-érték kozvetleniil leolvashaté volt.

Meghatéroztuk a mintdk kémhatasanak valtozasat kiilsnboz6 pH-ju (10, 107,107, 107,
102,107, tovabba 1 M NaOH és HNO3) oldatokkal készitett 1:10 szuszpenziokban. A B
¢s C mintdk esetében a savas kezeléseknek van gyakorlati jelentdsége, mivel a semleges,
magas nehézfémtartalmu iiledékekben, illetve banyamedddkben felmeriil a potencialis
kémhatasvaltozas nehézfémek kioldédasara gyakorolt fokozo hatdsa. A  vizes
szuszpenzidban erdsen savas A minta esetében kornyezetvédelmi — karmentesitési
szempontbol a semlegesitéshez sziikséges OH™ mennyiségének meghatarozdsa bir
jelentéséggel.

A pH-pufferkapacitas vizsgalatat TIRUTA-BARNA ¢és mtsai (2004) szerint végeztiik. Az
NaOH oldatot (4 minta) vagy HNOs oldatot (B és C minta) adtunk, majd kiegészitettiik
10 ml-re desztillalt vizzel (28. tablazat). A kémhatast 24 ora elteltével (T=20+2 °C) a
szuszpenzio tisztdjabol hataroztuk meg. Az sziirletb6l meghatarozasra keriilt az
elemkoncentraci6 1s, amelyre nézve a meghatiroz6 megoszlasi folyamatokat

modellszamitasok alapjan értékeltiik.

*7U.S. Department of Agriculture
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28. tibldzat: HozzAadott OH™ (4 minta), illetve H' (B és C minta) (mmol/g szirazanyag)

A 0 0,01 0,02 0,03 0,05 0,08 0,1 0,2 0,3
B 0 0,02 0,05 0,08 0,1 0,2 0,5 0,8 1
C 0 0,1 0,2 0,5 0,8 1 1,5 2

3.6. Speciacidoanalizis Visual MINTEQ programmal

A MINTEQAZ2 (4. verzid) programon alapuld Visual MINTEQ (2. verzid) programot hig
vizes oldatokban a kémiai egyenstlyok szamitdsara alkalmaztuk, mely soran
termodinamikai allandok felhasznélasaval iteracios modszerrel figyelembe vehetd a
oldodéas — csapadékképzddés, a szorpcids folyamatok, a redoxi reakcidk, valamint a
komplexképzddés kiilonboz6, a folyamatokat meghataroz6 kémiai paraméter
megadasaval (figyelembe vett elemek, ionerdsség, kémhatds, redoxi potencial,
adszorbens, adszorpcids modell, gazfazis jelenléte, stb.).

Vizsgélataink sordn a jellemzd béanyamedddk esetében végzett feltards analitikai
eredményeit alapul véve a pH, valamint az ionerdsség valtozasanak hatasat modelleztiik a
Cd, Cu, Pb és Zn speciacidjara nézve vizes oldatban. A szamitasokat az A minta 1:10 viz-
meddd szuszpenzidjaban egyensulyban mért paraméterek alapjan végeztik el (28.
tablazat).

A modellszamitasok mellett a pufferkapacitas meghatarozasaval parhuzamosan kisérleti
uton meghatarozott nehézfém-koncentracié értékeket figyelembe véve megallapitottuk,
hogy az egyes nehézfémek koncentracioit milyen mértékben hatarozzék meg az oldodasi-
csapadékképzddési, valamint az adszorpcids-deszorpcids folyamatok.

Az eredmények alapjan emellett egyrészt a vizsgalt banyameddd savas kémhatasanak
modositasara iranyuld remediaciods technologidk potencialis geokémiai hatdsa, masrészt a
banyamedddk korében gyakran el6forduld savas kémhatasth porusviz 6sszes nehézfém-

crer

kerilt.

28. tablazat: 1:1 vizes szuszpenziék elemkoncentraciéja alapjan megallapitott bemeneti
értékek, mg I, A minta

elem Cd Cu Pb Zn S pH
koncentrdcio, mg [ ! 0,5 10 0,1 100 1000 2

Figyelembe vett feltételek: (/) az egyes specieszek tultelitettség esetében kicsapddnak;
(2) a szilard fazisbol vald beoldodés az 4 minta esetében az er0sen savas kémhatas miatt
figyelmen kiviil van hagyva; (3) nincs adszorbedlo kozeg figyelembe véve; (4) pH (2-12)

¢s ionerdsség (0,001-1) definidlt a szamitasok elvégzésekor; (5) a szén-dioxid nyomasa

71



gazfazisban 0,00035 atm; (6) a vizsgalt elemek (Cd, Cu, Pb és Zn) koncentracidja az 1:1
viz-meddd szuszpenzidjaban egyensulyban mért értékeknek felel meg; (7) redoxi parként
definialasra keriil a HS/SO4* rendszer (logK=33,66).

Eredményként a bemeneti koncentracié értékek alapjan a termodinamikai egyensulyok
figyelembevétele  mellett  iteracioval — megallapitott  koncentracid-,  valamint
aktivitasértékek adodtak. A koncentracidértékeket a kémhatas fliggvényében kiilonbozo
ionerdsség (/) mellett értékeltiik. Megvizsgaltuk, hogy az [ nagysdgrendi valtozasa,
valamint a kémhatds milyen mértékben modositja az oldatban jellemzd specieszek
valtozasat a pH-val, illetve azonositottuk a koncentraciovaltozéassal jaré oldodasi —

csapadékképzddési folyamatokat.

3.7. Térbeli adatelemzési modszerek

A térbeli koordinatdkhoz rendelhetd analitikai adatok feldolgozasat SURFER 8, ArcView
3.2 és Idrisi 32 programmal végeztiik.

A vizsgalatok soran interpolatorként a krigelést alkalmaztuk és az anizotropia nagysagat
¢s iranyat is figyelembe vettiik. A vizsgalat alapja egy kisérleti félvariogram
meghatdrozasa volt, amely a mintavételi pontok térbeli varianciajat, sulyat és tavolsagat
hatarozta meg. Ezt kovetden kivalasztottuk a megfeleld matematikai variogram modellt,
ami meghatdrozta az interpolacios sulyt, amelynek figyelembe vételével 1étrehoztuk a

folytonos adatfelszint.

3.8. Statisztikai elemzések

Az egyes adatsorokra, adatcsoportokra vonatkozd és koztiik kimutathatd statisztikai
Osszefiiggések értékeléséhez SPSS 11, Minitab 14, Idrisi 32, Excel és Grapher 3
programot hasznaltunk.

Az I, II. ¢és III. mintateriiletek elkiilonithetoségét — a térbeli elhelyezkedés
figyelembevételével — kémiai paraméterek alapjan fliggetlenségvizsgalattal, a Mann-
Whitney-Wilcoxon prébaval igazoltuk (Ho: az L-IL, IL-III. ¢és L-III. teriileteken mért
koncentracio-, valamint pH-értékek azonos populaciohoz tartoznak, nem fliggetlenek; H,:
az L-IL., IL.-III. és L-III. teriileteken mért koncentracio-, valamint pH-értékek kiilonb6zo
populacidhoz tartoznak, fiiggetlenek), mivel a kis mintaszam miatt Ryan-Joiner prébaval
végzett normalitasvizsgalatok szerint az adatsorok nem minden esetben normal

eloszlastiak (Hy: az adatsor nem normal eloszlasu; H,: az adatsor normal eloszlasu).
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Az egyes mintdk teljes ¢és Lakanen-Ervio kivonatanak elemtartalmara, valamint
kémhatasara vonatkoz6 adatsorok kozotti kapcsolat megallapitasa korreldcidanalizissel
tortént. Nem paraméteres korrelacidszamitast végeztiink, az osszefiiggéseket a Spearman
korrelaciés koefficiensek alapjan értékeltiik. (Hp: a vizsgalt paraméterek kozott nincs
korrelacid; H,: a vizsgalt paraméterek kozott van korrelacio)

A kimosodasi vizsgalatok, valamint a forrdvizes extrakcid eredményei esetében adott
matematikai Osszefliggések szerint gorbeillesztést végeztiink, az illesztés josagat a
determinacios egyiitthatokkal (r*) jellemeztiik.

A novényboritottsag fliggését a nehézfém-koncentracid, valamint a kémhatas valtozasatol
szintén a Mann-Whitney-Wilcoxon probaval vizsgaltuk, a mintacsoportok ez esetben sem
normal eloszlastiak voltak. (Hy: a fedett és nem fedett teriileteken mért koncentracio-,
valamint pH-értékek azonos populacidhoz tartoznak; H,: a fedett és nem fedett
teriileteken mért koncentracio-, valamint pH-értékek kiilonb6zé populacidohoz tartoznak)
A ndvényboritottsdg, nehézfém-koncentracid, valamint a kémhatas térbeli kapcsolatdnak
elemzése a ndvényboritds eldrejelzésének becsiilhetdségére irdnyult, tobbszoros
regresszidanalizist a 2001-ben regisztralt térbeli mintazatokra Idrisi 32 programmal
végeztiink.

Az FPXRF  spektrométerrel ¢és az ICP-OES moddszerrel meghatarozott
koncentracioértéekek kozotti Osszefliggések vizsgdlatakor linearis regresszidanalizist
végeztink. Az Osszefiiggéseket a determindcids egyiitthatokkal (%) jellemeztiik. (Ho: a
vizsgalt paraméterek kozott nem all fenn linearis Osszefliggés; H,: a vizsgalt paraméterek
kozott linearis 6sszefliggés van)

Az FPXRF spektrométerrel mért értékek nedvességtartalomtol valéo fiiggésének
statisztikai elemzése szintén linedris regresszidanalizissel tortént. (Ho: a vizsgalt
paraméterek kozott nem all fenn linedris Osszefliggés; H,: a vizsgalt paraméterek kozott

linearis 0sszefiiggés van)

73



4. EREDMENYEK ES ERTEKELESUK

4.1. Reprezentativ mintak kivalasztasa statisztikai elemzés alapjan

Az egyes adatcsoport medianjdhoz legkozelebb allo értékekkel jellemezhetd mintak
esetében végeztik az extrakcids, valamint mobilizécios vizsgalatokat. A vonatkozo
statisztikai mutatokat az egyes adatcsoportok Cd-, Cu-, Pb-, Zn-koncentracidé és pH-

értékeire a 30. tablazatban foglaltuk 6ssze.

30. tablazat: Az I. (N=20), 1I. (N=15) és Ill. (N=15) teriiletek mintainak statisztikai mutatéi

vdrhato  standard konfidencia-

érték hiba medidn___ szords variancia __ csucsossdg __ ferdeség min. max. szint (95,0%)
PpH; 2,61 0,12 2,55 0,57 0,33 -1,04 0,33 1,9 3,7 0,26
Cd,; 13 1,31 10,5 5,9 34,8 -1,09 0,68 5,09 242 2,76
Cu, 173 41 113 183 33649 33 1,85 18,7 714 85,8
Pb; 2790 505 2026 2258 5102512 0,68 1,17 162 8012 1057
Zn; 699 146 491 654 427926 3,94 1,75 68,8 2738 306
PHy; 6,38 0,16 6,6 0,63 0,39 0,56 -1 4,9 7,2 0,34
Cdy; 30,8 4,21 32,9 16,3 265 -1,11 -0,1 6,9 56 9,02
Cuyy 188 19,2 215 74,6 5575 1,13 -0,23 29,3 345,8 41,3
Pby; 596 98,1 456 379 144371 2,62 1,49 230 1623 210
Zny 5870 986 8506 3820 14595832 -1,94 -0,33 675 10234 2115
pHy | 6,21 0,22 6,44 0,85 0,73 -0,64 -0,61 4,53 7,3 0,47
Cdy; | 25,9 3,42 30,7 13,2 176 -0,07 0,18 6,8 54,3 7,34
Cuyy | 1046 102 1023 397 158252 0,28 0,38 362 1876 220
Pby; | 6257 673 6475 2610 6813831 -0,91 -0,34 1295 9846 1445
Zny | 9566 1325 8976 5135 26372481 -0,67 -0,18 730 17864 2843

Az L, II. ¢és III. mintateriileteken vett mintak kémhatasanak, valamint Cd, Cu, Pb és Zn
koncentracidjanak median  értékeit figyelembe véve fliggetlenségvizsgalattal

alatdmasztottuk a mintacsoportok elkiilonithetOségét (31. tablazat).

31. tablazat: Figgetlenségvizsgalat, Mann-Whitney-Wilcoxon proba, P értékek

Cd Cu Pb Zn pH
L-IL 0,0044* 0,0138%* 0,0073* 0,0000* 0,0000*
IL-111. 0,3195 0,0000* 0,0000* 0,0890 0,6783
L-111. 0,0049* 0,0000* 0,0000* 0,0000* 0,0000*

* szignifikans kiilonbség, P<0,01; **szignifikans kiilonbség, P<0,05

A 32. tablazat normalitasvizsgalat eredményeit tartalmazza, a mintacsoportok egy része
nem normal eloszlast, igy az I. mintacsoport Cu-, Zn-koncentracio értékei (P<0,01) és
Cd-koncentracié értékei (P<0,05) és a II. mintacsoport Pb- és Zn- koncentracio értékei

(P<0,05).
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32. tabldzat: Normalitasvizsgalat, Ryan-Joiner proba, P értékek (1., II. és I11. teriilet mintai)

Cd Cu Pb Zn pH
A 0,012%** <0,010%* 0,070 <0,010* >0,100
B >0,100 >0,100 0,022%* 0,012%* >0,100
C >(,100 >(,100 >(,100 >(,100 >0,100

*

%)

zignifikans, P<0,01; **szignifikans, P<0,05

A 33. tdblazat a tovabbiakban bemutatott elemzések és értékelésiik targyat képezd
mintdk (4, B és C) Osszes elemtartalmara és kémhatisara, valamint szemcseméret-
eloszlasara vonatkoz6 adatokat tartalmazza.

33. tabldzat: Analitikai vizsgilatoknak aldvetett mintak pH-ja és nehézfém-koncentraciéja (mg kg™),
valamint szemcseméret-eloszlasa (%)

mintakod PH Cd Cu Pb Zn <2mm <0,02 mm*
(mghg')  (mghg!)  (mghkg!)  (mghg") % %
A 1,96 8,55 106 2026 442 98,43 7,07
B 6,70 25,4 217 264 3806 84,14 77,13
C 6,44 31,8 1386 6376 7271 78,75 26,45

*: <2 mm frakciora vonatkoztatva

Az A minta erésen savas kémhatast, a B és C mintak kozel semlegesek. Az 4 minta
esetében a Cd-koncentracido a 10/2000 KoM-EiiM-FVM-KHVM egyiittes rendeletben
foldtani kozegekre megallapitott C, hatarértéket 1€pi tul, a Cu- és Zn-koncentraci6é a B
értéket, mig az Pb-koncentracio a C; érték haromszorosat. A B minta eseté¢ben a Cd-
koncentracié kozel haromszorosa, a Zn-koncentracid kozel kétszerese a Cj
hatarértékeknek, mig a Cu- és Pb-koncentracié a C;-et haladja meg. A C minta esetében a
Cd-, Cu- és Zn-koncentracié haromszorosa, az Pb-koncentracidé tizszerese a Cj
hatarértéknek.

A szemcseméret-eloszlas tekintetében megallapithatd, hogy az egyes mintakra az Orlési
technologidbdl adéddan dontden jellemzd a 2 mm-nél kisebb szemcseméret, azonban a
leiszapolhato frakcié (< 0,02 mm) ardnya jelentds eltérést mutat, amely elsésorban a

vizforgalomra nézve meghatarozo.

4.2. Speciacidoelemzés szekvens extrakcidoval

A szekvens extrakcids vizsgalat sordn a 34. tdbldzatban ismertetett frakciokat

kiilonitettiik el.
34. tablazat: Alkalmazott szekvens extrakcios eljaras
extrahdloszer frakcio forras
0,1 M Ca(Cl, kicserélhetd GYORI és mtsai (1996)
0,5 M NaOH szervesanyaghoz kotott FANFANI és mtsai (1997)
0,05 M Na,EDTA oxidok és karbonatok
kirdlyviz szulfidok
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Az eredményeket a 35. tablazatban foglaljuk Ossze, a 9-12. dabrdkon szemléltetjiik és

FANFANI és mtsai (1997) megallapitasainak tiikrében értékeljiik.

35. tabldzat: Szekvens extrakcios vizsgalati eredmények (koncentracié/mg kg™)

kod A B C
CaCl,

Cd 0,438 (4,3 %) 1,98 (7,5 %) 4,79 (12,4 %)

Cu 17,8 (13,1 %) <KH <KH

Pb 29 (1,3 %) <KH 3,56 (0,1 %)

Zn 166 (29,4 %) 117 (2,9 %) 204 (2,8 %)
NaOH

Cd 0,31 (3,0 %) <KH <KH

Cu 2,94 (2,2 %) 1,5 (0,5 %) 16,8 (1,0 %)

Pb 16,3 (0,7 %) 2,42 (6,7 %) 892 (14,5 %)

Zn <KH 183 (4,6 %) 997 (13,6 %)
EDTA

Cd 0,467 (4,6 %) 7,4 (28,2 %) 6,86 (17,8 %)

Cu 11,6 (8,6 %) 77,1 (23,5 %) 460 (28,8 %)

Pb 181 (9,4 %) 105 (29,2 %) 1873 (30,55 %)

Zn 7,33 (1,3 %) 2672 (67,3 %) 5109 (69,7 %)
kiralyvizes roncsolat

Cd 9,01 (88,1 %) 16,9 (64,3 %) 26,9 (69,8 %)

Cu 103 (76,1 %) 249 (76,0 %) 1123 (70,2 %)

Pb 1792 (93,0 %) 252 (70,1 %) 3365 (54,9 %)

Zn 392 (69,3 %) 997 (25,2 %) 1022 (13,9 %)

<KH: ICP-OES kimutatasi hatara alatt

Béanyameddodk szekvens extrakcids elemzése soran a kicserélhetd frakcidban az oxidativ
mallas sordn képzddott nehézfémhanyad megjelenése varhato. Az 4 minta Zn-
tartalmanak 29,4%-a, mig Cd-tartalmanak 4,3%-a jelenik meg e frakcioban, a B minta
esetében ez sorrendben 2,9% ¢és 7,5%, mig a C minta esetében 2,8% ¢és 12,4%. A
kicserélhetd frakcioban 1évd Pb-koncentracid alacsony értékét az PbS mallasat kovetden
vizes kozegben savas koriilmények kozott is rosszul oldédd csapadékok, illetve
masodlagos asvanyok képzdédésével magyarazhatjuk. Az 4 minta esetében kiugrd a
CaCl,-oldhato Cu koncentracidja, ami a savas kémhatéasnak tulajdonithato.

A szervesanyaghoz kotott frakcio a szervesanyagban szegény banyamedddk esetében kis
koncentracioértékekkel jellemezhetd, aminek az altalunk kapott értékek is megfelelnek,
az egyes fémek koziil az Pb csak a vegetacioval boritott I71. teriiletet reprezentaldé C
minta esetében jelenik meg ebben a frakcidoban nagyobb hanyadban (14,5%).

A komplexképzdvel végzett extrakcids 1épés sordn a nehézfém-oxidok és karbonatok
oldatba keriilése valoszinli. A C minta esetében ebben a frakcidoban az Pb-tartalom
30,55%-a kertil oldatba, a B minta esetében 29,2%-a, mig az A minta esetében az EDTA-

oldhat6 frakcid az Osszes elemtartalomhoz képest alacsony, 9,4%. A B és C minta
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esetében ebben a frakcioban jelentds a Cd-, Zn- és Cu-kioldodas mértéke is, ami szintén a
karbonatos vegyiileteik jelenlétére utal. A karbonatos dsvanyok jelenléte korabbi SEM és
XRD vizsgalatok alapjan (TAKI, 1991; HORVATH és FUGEDI, 1994) azonban nem
igazolhato, igy a frakcio altal reprezentalt kdtésforma azonositasa tovabbi vizsgalatokat
igényel.

A kiralyvizes extrakcio szulfidos banyamedddkben a szulfidok formajaban jelenlévo
nehézfémhanyadot reprezentalja. Az A minta esetében eszerint a Cd 88,1%-a, a Cu
76,1%-a, az Pb 93%-a, valamint a Zn 69,3%-a nem mallott szulfidok (pl.: galenit,
szfalerit, kalkopirit) formajaban feltételezhet6. Az alacsonyabb Osszes elemtartalom,
valamint a konnyebben oldhato frakciok alacsony elemtartalma a savas kémbhatés
eredményezte intenzivebb kimosodasra utal, igy aranyat tekintve a nem mallott frakcio
magas relativ értékekkel jellemezhets. A B és C minta esetében a Zn-tartalom kisebb
hanyada (sorrendben 25,2% ¢s 13,9%) jellemz0 szulfidos formaban, mig a Cu-tartalom
hasonl6 az A mintaban mérthez. A kirdlyvizoldhato Cd a B és C mintdkban hasonlo
aranyu (64,3% ¢és 69,8%), mig a kiralyvizoldhatdo Pb-tartalom az B minta esetében
70,1%, a C minta esetében pedig 54,9%.

A rezidudlis hanyadot Si- és Al-asvanyok képezik, amelyek nehézfémtartalma
elhanyagolhatd, amit az eredmények is alatdmasztanak. Osszevetve a teljes, H,O, —
HNOs;-as roncsoléassal nyert adatokkal a szekvens extrakcios frakciokban mért értékek
Osszegeit a megallapitds igazolhato.

Az abszolut mennyiségek értékelése szerint, ha a CaCl,-oldhato frakciokat megfeleltetjiik
a mobilis elemhanyadnak (GUPTA et al., 1996), a beszivargas eredményezte legnagyobb
kockazatot a Cd- és Zn-terhelés szempontjabol a € minta (rendre 4,79 mg kg™ és 204 mg
kg'), mig Cu és Pb esetén az A4 minta (17,8 mg kg™'; 29 mg kg™) képviseli.

Az EDTA-oldhat6 frakciokat a mobilizalhato, illetve potencidlisan bioldgiailag felvehetd
elemhanyadnak megfeleltetve (ADRIANO, 1986; GUPTA et al., 1996) megallapithato,
hogy a Cd-terhelés a B és C minta esetében jelentés (7,4 mg kg™'; 6,86 mg kg'), miga a
C mintaban mért Cu-terhelés (460 mg kg') egy nagysagrenddel meghaladja az 4 és B
mintakban mérteket. Az Pb a € minta (1873 mg kg), a Zn a B és € minta (rendre 2672

mg kg és 5109 mg kg™) esetében mutat magas koncentracioértékeket.
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koncentracié, mg/kg

koncentraci6, mg/kg

koncentracio, mg/kg

koncentraci6, mg/kg
N
2

W kiralyvizes roncsolat
201 m EDTA
O NaOH
O CaCl2

koncentracio, mg/kg

A B C

mintakéd mintakéd

A B C

9. abra: Cd-megoszlas szekvens extrakcios frakciokban

W kiralyvizes roncsolat 100%7
16001 E EDTA 90%7
140041 0 NaOH > 80%
12004 O CaCl2 3 70%
5 6o
1000 g
600 3 50%
J < 40% |
600 g 30%4
400 < 20%
200 10%1
0T 0%
A B [} A B C
mintakéd mintakéd
10. abra: Cu-megoszlas szekvens extrakcios frakciokban
M kiralyvizes roncsolat —————
70000 H EDTA I
O NaOH
6000
O CaCl2 2
5000 g
40001 )
g
3000 §
2000 c
2
1000
o
A B [} A B (¢}
mintakéd mintakéd

11. abra: Pb-megoszlas szekvens extrakcios frakciokban

M kiralyvizes roncsolat ———

sooo M EDTA 100%17
90%7
7000 [ NaOH |
80%
so00{ O CaCl2 70%
50001 ) 60%7
40007 : 50%1]
30001 40%7
1 30%
2000 209
1000 10%-1
0 0%t

A B c

A B C

koncentracié, mg/kg

mintakéd mintakéd

12. dbra: Zn-megoszlas szekvens extrakcios frakcidkban
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Az 0Osszes Cd-, Cu-, Pb- ¢és Zn-tartalom egymassal, valamint kémhatassal valo
korrelacidjat vizsgalva megéllapithatd, hogy az I mintacsoport esetében szignifikdns
korrelaci6 van a Cu-Pb ¢és Cd-Zn (P<0,01) 0Osszes koncentracioértékei kozott,
ugyanakkor nincs korrelacié a kémhatés és a nehézfémtartalom kozott. A S esetében a
kémhatassal mutathato ki korrelaciod (P<0,05) (36. tabldzat).

36. tablazat: A teljes elemkoncentraciok, valamint a kémhatas korrelaciéanalizise,
1. mintacsoport, r: Spearman koefficiens, P: szignifikancia szint, N=20

Cd osszes Cu osszes  Pb osszes  Zn 0sszes S 0sszes

pH N 0,482 0,104 20,214 0,514 -0,521%*
P 0,069 0,713 0,443 0,050 0,046
Cd osszes r 0,618%* 0,193 0,825* -0,004
P 0,014 0,491 0,000 0,990
Cu osszes r 0,661* 0,404 0,468
P 0,007 0,136 0,079
Pb osszes r 0,086 0,493
P 0,761 0,062
Zn 0sszes r -0,146
P 0,603

* szignifikans korrelaci6, P<0,01; **szignifikans korrelacio, P<0,05

A II. mintacsoport esetében szignifikans korrelacié van a Cd-Pb, Cd-Zn, Cu-Pb, Cu-Zn,
¢s Pb-Zn (P<0,01) 6sszes koncentracioértékei kozott, ugyanakkor szignifikans korrelacio
a kémhatas és a nehézfémtartalom kozott csak a Cd esetében mutathato ki. A S esetében
szignifikans korrelacié a Cd, Cu €s Pb nehézfémekkel adodik (P<0,01) (37. tablazat).

37. tablazat: A teljes elemkoncentraciok, valamint a kémhatas korrelaci6analizise,
I1. mintacsoport, r: Spearman koefficiens, P: szignifikancia szint, N=15

Cd osszes Cu osszes  Pb osszes  Zn 0sszes S Osszes
pH N 20,645% 0,141 20,419 0218 0,455
P 0,009 0,615 0,120 0,434 0,089

Cd osszes r 0,578%%* 0,725* 0,753* 0,796*
P 0,024 0,002 0,001 0,000

Cu osszes r 0,843* 0,710* 0,803*
P 0,000 0,003 0,000

Pb osszes r 0,825%* 0,782%*
P 0,000 0,001

Zn osszes r 0,621%*
P 0,014

* szignifikans korrelacio, P<0,01; **szignifikans korrelacio, P<0,05

A III. mintacsoport esetében szignifikdns a korrelacié a Cd-Cu, Cu-Pb, Cu-Zn, és Pb-Zn
(P<0,01) 0sszes koncentracioértékei kozott. A kémhatas és a nehézfémtartalom kozott
nincs szignifikans korrelacid, a S esetében pedig csak a Zn koncentracioval mutathat6 ki

(P<0,05) (38. tabldzat).
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38. tablazat: A teljes elemkoncentraciok, valamint a kémhatas korrelacidanalizise,
111. mintacsoport, r: Spearman koefficiens, P: szignifikancia szint, N=15

Cd osszes Cu osszes  Pb osszes  Zn 0sszes S Osszes
pH 7 0,600 0,189 0,021 0,293 0,304
P 0,018** 0,499 0,940 0,289 0,271
Cd osszes r 0,654* 0,411 0,571%* 0,507
P 0,008 0,128 0,026 0,054
Cu osszes r 0,754* 0,646* 0,307
P 0,001 0,009 0,265
Pb osszes r 0,721%* 0,239
P 0,002 0,390

Zn 0sszes r 0,604%%*
P 0,017

* szignifikans korrelacio, P<0,01; **szignifikans korrelacio, P<0,05

Az egyes mintacsoportok esetében kimutathatd szignifikdns korreldciok a Zn és Cd,
valamint a Cu és Pb esetében a (geo)kémiai sajatsagbeli hasonldsagra vezethetok vissza.
Adott dsvanyi forma arany mellett a Zn és Cd, valamint Cu és Pb hasonl6 kimosodasi és
migracidos dinamikéval jellemezhetd, ami a szekvens extrakcidés vizsgalatok

eredményeivel szintén alatdmaszthato.

4.3. Nehézfém-kimosodas vizsgalata — talajoszlopos kisérlet vizzel

Az alkalmazott talajoszlopos kisérletek célja annak meghatarozasa, hogy milyen mértékii
kockazatot képvisel a banyameddd a nehézfémek csapadék beszivargasaval egyiitt jarod
migracidja utjan, azaz hogy a kozeg vizes fazisa milyen koncentracidban tartalmaz
vizoldhat6, mobilis nehézfémeket, valamint hogy milyen matematikai 6sszefiiggést kdvet
a kioldodo nehézfém-koncentracié az atfolyt vizmennyiség fliggvényében, kétfazisu
rendszerben, allandé vizutanp6otlodas mellett. Utdbbi ismeretében vizsgalhatdo a
deszorpcio €s az oldodas eredményezte oldatbeli utdnpotlodas karakterisztikaja is.

A Cd-kimosodas mértéke a C minta esetében jelentds, mig az A és B minta esetében
kozel azonos nagysagrendli (/3. abra). A kimosodasi vizsgalat eredményei 6sszhangban
vannak a szekvens extrakcios vizsgalat eredményeivel, ahol a kdnnyen oldhatd, CaCl,
frakcioban megjelend Cd-koncentracid szintén a C minta esetében a legnagyobb (35.
tablazat).

A Cu-kimosddas mértéke az 4 minta esetében két nagysagrenddel meghaladja a B és C
minta esetében mért értékeket (/4. abra). Osszevetve a szekvens extrakcids vizsgalati
eredményekkel, szintén aldtdmaszthatd, hogy a mobilis Cu-tartalom az 4 minta esetében

jelentds, a B és C esetében kicsi (35. tablazat).
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Az Pb-kimosodas az A4 minta esetében jelentds, szintén Osszhangban a szekvens
extrakcios vizsgalati eredményekkel. A B és C mintdk esetében valtozo és alacsony Pb-
koncentracioértékek mérheték az egyes frakciokban, matematikai Osszefiiggés nem
illesztheto a kapott pontokra (/5. dbra, 35. tabldzat).

A Zn-koncentracio értékek C, A ¢és B sorrendben csokkennek, ami szintén megfelel a

szekvens extrakcios vizsgalatok eredményeinek (/6. dbra, 35. tablazat).

0.2 —
0.16 —
=
€ 012 —
Q
o
8 7
<
8 0.08 —
c
) |
0.04 —
0 & A minta
A B minta
0 100 200 300 .
atfolyt vizmennyiség, ml o C minta
13. dbra: Cd kimosédasa talajoszlopos Kkisérletben
80 — 0.08 —
— 0.07 —
60 — _ 0.06 —
2 4 2 0.05 —|
e} g B
8 40 — £ 0.04 —
£ < B
. $ 0.03 —
2 ) N
20 — 0.02 —
_ 0.01 —
7 AANR
0 i | 9 $ 7 0 ‘ ‘ A‘ 2 ‘ <o A minta
A B minta
0 100 200 300 0 100 200 300 0 C minta
atfolyt vizmennyiség, ml atfolyt vizmennyiség, ml
14. abra: Cu kimosédasa talajoszlopos Kisérletben
0.55 —
0.5 —
0.45 —
04 —
E’ 0.35 -]
:g 0.3 —
8 -
£ 025 —|
§ |
c 02 —
g |
0.15 —
0.1 —
0.05 — 5 &
0 Aa | 00 ‘O?Q;ﬁ n,‘; O A minta
A B minta
0 100 200 300 0 C minta

atfolyt vizmennyiség, ml
15. abra: Pb kimosdédasa talajoszlopos kisérletben
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koncentracio, mg I

OOOOO

“ 40040 $ kS A minta
A B minta
0 100 200 300 O C minta

atfolyt vizmennyiség, ml
16. abra: Zn kimosodasa talajoszlopos kisérletben

A kimosodasi vizsgalatok sordn kapott adatokra a 28. egyenletnek megteleld elsdrendii
kinetikai gbrbe jol illeszthetd (39. tablazat).
y=yot+Ae™ (28)

39: tablazat: Egyiitthatok és determinacids koefficiensek (28. egyenlet)
A B C
Cd Cu Pb Zn | Cd Cu Zn | Cd Cu Zn
aszimptota (yo), mg 1" | 0,01 0,46 0,03 0,35]0,00 001 0,67 000 0,02 571
maximum (A), mg " | 0,28 322 0,89 464|009 0,13 17,8|021 0,07 524
kinetikai alland6 (k) 38,3 9,26 20,1 344 122 15,6 38,9 | 199 2477 47,6
r’ 0,89 0,99 0,92 0,98 ]0,78 0,87 0,95]0,65 0,90 0,94

A matematikai 0sszefliggés egyiitthat6i alapjan megallapithatd, hogy ha y,>0, a minta
tartalmazza az adott nehézfém vizben oldodo vegyiiletét, és az adott koncentracidérték
allandosulasa varhatdé a kisérleti paraméterek fenntartasa mellett annak teljes
feloldodasaig. Ennek értelmében az 4 minta esetében Cu- és Zn-oldodéssal jard
nehézfém-utanpotlodassal, mig a B ¢és C minta esetében Zn-utanpdtlodassal lehet
szamolni. Ahol y¢~0, az adott nehézfémek vizben rosszul old6d6d é4svanyi formaban
feltételezhetok, illetve kinetikailag a kisérlet idobeli paramétereihez képest lassti oldodasi

folyamatok valoszintisithetok.

4.4. A pH nehézfém-kimosodasra gyakorolt hatasanak vizsgalata

4.4.1. Sav és lug hatdsa lépcsos razatdasos vizsgalat alapjan, egyensuly mellett

A szuszpenzios kisérletek célja a talajoldatok Osszetételének vizsgalata kozel egyensulyi
allapot feltételezése mellett. A 1épcsds razatas lehetdvé teszi az oldoszer telitddésének
elkertilését is egyuttal. A kezelések célja annak vizsgalata, hogy a savas, illetve ltigos
kémhatastt vizes kozeg hatdsara hogyan valtozik idével a kémhatds, valamint a

potencialisan kimos6d6 nehézfémhanyad a vizsgalt 1:10 szuszpenzidkban.
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Osszevetve a vizes talajoszlopos frakciok elemkoncentracié értékeivel a ligos kezelés
mérési eredményeit, az A4 meddd esetében az elsd frakcioban a Cd oldatbeli
koncentraciéja 0,17 mg kg” vizes kozegben, 0,35 mg kg 10° M OH™-koncentraci6
mellett és 0,39 mg kg™ 10 M OH -koncentracié mellett. A Cu esetében ugyanez rendre
75 mg kg, 14,4 mg kg és 14,5 mg kg, az Pb esetében vizes oldatban 0,52 mg kg™,
lugos kezelés hatdsara kimutatdsi hatar alatti a koncentraci6, mig Zn esetében a
koncentraciéérték rendre 31 mg kg”, 119 mg kg’ és 135 mg kg”'. Az allandosultnak
tekintett értékek Cd esetében rendre 0,01 mg kg™, 0,015 mg kg™, valamint 0,025 mg kg™,
a Cu esetében rendre 0,46 mg kg™, 1,05 mg kg és 0,95 mg kg™, mig a Zn esetében
rendre 0,35 mg kg, kimutatasi hatar alatti, 0,9 mg kg™ (17-18. dbra).

140 —

Zn
pH

0 50 100 150 200 250 0 50 100 150 200 250
ido, h ido, h

18. dbra: 10° M Ca(OH), hatasa az oldatosszetételre 1épcsés razatisos vizsgalat alapjan, A meddd
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eredményeihez képest ugyanakkor az elsé frakciokban a Zn és Cd oldhat6saga nd, a Cu

¢s Pb oldhatésaga csokken a lagos kezelés hatdsara, azonban az allandosult értékek
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nagysagrendileg nem térnek el, illetve nem allapithaté meg szabalyszerli sszefiiggés. A
jelenség valdszinli magyardzata, hogy a pH 2,5-r6l 3,5-re torténd valtozdsa nem
eredményez az oldhatosdgban valtozast, amit a modellszamitds eredményei is
alatamasztanak.

A vizes talajoszlopos frakciok mért elemkoncentracio értékeit 6sszehasonlitva a savas
kezelés eredményeivel a B meddd esetében, az els¢ frakcioban a Cd oldatbeli
koncentracidja 0,1 mg kg™ vizes kozegben, 0,35 mg kg™ 10° M H'-koncentracié mellett
és 0,6 mg kg™ 107 M H'-koncentracié mellett. A Cu esetében ugyanez rendre 0,07 mg
kg”, 0,04 mg kg és 0,05 mg kg™, az Pb esetében vizes oldatban 0,01 mg kg, savas
kezelés hatasara kimutatdsi hatar alatti a koncentracio, mig Zn esetében a
koncentraciéérték rendre 13 mg kg, 7 mg kg™ és 18 mg kg”'. Az allandésultnak tekintett
értékek Cd esetében rendre 0,005 mg kg'l, 0,5 mg kg'l, 0,5 mg kg'l, a Cu esetében rendre
0,001 mg kg™, 0,005 mg kg és kimutatasi hatar alatti, mig a Zn esetében rendre 0,65 mg
kg', 10 mg kg és 10 mg kg™ (19-20. dbra).
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20. dbra: 10° M HNO; hatasa az oldatésszetételre 1épesés razatasos vizsgalat alapjan, B meddé
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eredményeihez képest ugyanakkor az elsé frakciokban a Cd oldhatosaga nd, a Cu és Pb
oldhatosaga csokkend trendet mutat, mig a Zn esetében nem allapithatdé meg
szabalyszerliség a savas kezelés hatasara. A koncentraciovaltozasok karakterisztikdja a
Zn ¢s Cd esetében koveti egymast az egyes savas kezelések soran, azonban jellegiik a két
savkoncentracid esetében eltérd. Az allandosult értékek a Zn és a Cd esetében azonosak
fiiggetleniil az alkalmazott savkoncentraciotol. A B minta esetében tehat a Zn és Cd
egyiittes oldddasa adott aranyban varhato. Emellett a kisérleti eredmények alapjan
megallapithato, hogy a B meddé esetében pH 2-3 oldoszerkémhatas mellett sem varhato
szamottevd ndvekedés a nehézfémek mobilitdsdban a minta pufferképessége miatt.

A vizes talajoszlopos frakciok elemkoncentracid értékeivel Osszehasonlitva a savas
kezelés eredményét a C meddod esetében, az elsé frakcidoban a Cd oldatbeli koncentracidja
0,17 mg kg™ vizes kdzegben, 0,16 mg kg™ 10° M H'-koncentracié mellett és 0,08 mg kg’
' 10? M H'-koncentracié mellett. A Cu esetében ugyanez rendre 0,04 mg kg™, 0,07 mg
kg és 0,02 mg kg™, az Pb esetében vizes oldatban és savas kezelés hatasara kimutatési
hatar alatti koncentraciok adodnak, mig Zn esetében a koncentracioérték rendre 44 mg
kg, 4 mg kg és 14 mg kg”'. Az allandosultnak tekintett értékek Cd esetében rendre
0,001 mg kg, 0,05 mg kg, 0,1 mg kg™, a Cu esetében rendre 0,02 mg kg, 0,001 mg
kg' és 0,001 mg kg, mig a Zn esetében rendre 5 mg kg, 3 mg kg és 10 mg kg™ (21-
22. abra).
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eredményeihez képest a Cd, Cu, Pb és Zn oldhatésdga nem mutat szabalyszerliséget a
savas kezelés hatasara. A Zn és Cd koncentraciovaltozasok karakterisztikaja a C mintanal
is koveti egymast az egyes savas kezelések sordn és jellegiik szintén eltérd a két kezelés
eredményeként, ugyanakkor a B meddé esetében tapasztaltakkal hasonlésagot mutat. Az
allandosult értékek a Zn és a Cd esetében szintén kozel azonos értékhez tartanak
fiiggetlentil az alkalmazott savkoncentraciotél. A C minta esetében tehat a Zn és Cd
egyiittes oldodasa szintén adott aranyban varhato, tovabba a kisérleti eredmények alapjan
a pH 2-3 oldészerkémhatas mellett nem varhatdo szamottevd novekedés a nehézfémek

mobilitasaban.

4.4.2. pH pufferkapacitas vizsgalata

A véltoz6 kémhatasi oldattal torténd kezelések hatasa a vizsgalt szuszpenzidk
kémhatasara karakterisztikajat tekintve igen hasonld, a sav-, illetve lagoldat pH-ja 10> M
H'/OH -koncentracié alatt igen kis mértékben valtozik (23. dbra).

A novekvé OH'-tartalmu oldatokkal tortént kezelés hatdsara az 1:10 vizes
szuszpenziodban erdsen savas A4 minta kémhatédsa szigmoid goérbének megfeleléen nd. A
szuszpenzid pH-janak 1 egységgel torténé néveléséhez 0,06 mmol g' OH, mig a
semleges kémhatas eléréséhez 0,12 mmol g OH hozzaadasa sziikséges (24. dbra).
Figyelembe kell venniink azonban, hogy az oxidativ mallasnak kitett szulfidos asvanyi
formak folyamatos H'-képzddést eredményeznek, és mivel a folyamat sebessége nem
mérhetd Ossze a kisérlet idtartamaval, az alkalmazott modszerrel csak az egyensulyban

hozzaférhetd H'-mennyiség kozombositéséhez sziikséges OH ™ szamithaté — a teljes
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potencialisan képzddd savmennyiség kozombositésének meghatarozasara példaul a

1épcsds extrakceio alkalmas.
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23. abra: Vialtoz6 kémhatasu sav- és lugoldatok hatasa az 1:10 aranyu szuszpenzié kémhatasara

pH, 1:10 szuszpenzid
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24. abra: Az A minta pufferképessége ligos kezelés hatasara

A B és C mintak esetében a kémhatasvaltozas 0,02-1, illetve 0,1-3 mmol H' tartalma
oldatokkal tortént kezelés hatasara hasonld lefutdsu gérbét mutat, azonban mig a B minta
estében 1 pH egységnyi csokkenést 0,08 mmol g H™ eredményez, ugyanez a € mintanal
0,3 mmol g értéknek becsiilhets. A B és € mintdk 1:10 vizes szuszpenzidjaban a
kémhatas ugrasszerti valtozasa rendre 0,08 mmol g és 1 mmol g”' H' hozzaadasa mellett
tapasztalhat6 (25-26. dbra).

A Ca-, Mg-karbonatok pufferhatdsa pH 5,5-7 tartomanyban jelentkezik (SHAW et al.,
2000). A kapott gorbék lefutdsa alapjan a B ¢és C mintdk savakkal szembeni
pufferképessége tehat megfeleltethetd a karbonatok mennyiségének (rendre
0,08 mmol g, illetve 1 mmol g H'-ekvivalens). A pH 3-3,7 tartomanyban pufferhatast
kifejt6 limonit (FeOOH) jelenléte nem igazolhatdé a gorbék alapjan, ebben a
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tartomanyban ugrasszerii kémhatasvaltozas mérhetd. Az aluminium-szilikatok, igy
példaul a foldpatok pH 3 alatt fejtik ki pufferhatasukat (SHAW et al., 2000), jelenlétiiket
bizonyitja a pH 2 alatt jelentkezd plato.
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25. abra: A B minta pufferképessége savas 26. abra: A C minta pufferképessége savas
kezelés hatasara kezelés hatasara

4.4.3. A pH nehézfém-specidaciora és koncentrdaciora gyakorolt hatasanak vizsgalata
A nehézfémek vizes oldatbeli specidcidjanak elemzésére FORSTNER és mtsai (1990)
altal javasolt, az egyes elemekre nézve a specieszek azonositasara irdnyuld vizsgalatra a
teljes vagy valamilyen szempontbol kiemelt rendszerben nem keriilt sor. Ennek oka,
hogy a banyamedddkben az oldatfizisban a folyamatok Osszetettek és az elemek
sokfélesége miatt az analitikai kémiai — elvalasztastechnikai — elemzés bonyolult.

A megoszlasi ¢és atalakulasi folyamatok vizsgélatdit kiemelt elemformakra és
koriilményekre nézve szimulacios modellel végeztiik el, az eredmények alatdmasztasa a
modell validalasaval a kutatas egyik tovabbi folytatasi iranyat képezi. Az alkalmazott
modellszamitas elsdsorban a kémhatds banyameddokben meghatirozo szerepet betoltd
csapadékképzodési — oldodasi folyamatokra gyakorolt hatasanak vizsgalatat célozza. A
kiilonboz6 kémhatas mellett a 6sszes elemkoncentraciot kisérleti uton is meghataroztuk,
¢s a modellszamitasokkal kapott eredmények alapjan értékeltiik a koncentracidovaltozast
eredményez6 folyamatokat.

Tekintve az aktivitasértékeket a kémhatas fiiggvényében, az 4 minta esetében a vizes
szuszpenzidban mért erésen savas kémhatés ismeretében a pH novekedésével az dsszes
elemkoncentracié csokkenése varhato a Cd, Cu és Pb esetében, mig a Zn mint amfoter
sajatsagu elem esetében a semleges kémhatasti oldatokban varhaté koncentracio-

minimum.
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A vizsgélt modell esetében szamitott eredmények szerint a savas tartomanyban az
osszes koncentraciot meghatarozé Cd specieszek (Cd™, CdSOu4(q) aktivitdsa pH 7-1g
alland6, majd lagos tartomanyban aktivitdsuk logaritmusa linearisan csokken a
kémbhatassal. pH 8 felett az Osszes koncentraciot a CdCOj3,q) hatdrozza meg, amely a pH

novekedésével allandosulo értéket mutat (27. abra).
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27. abra: Cd-specieszek aktivitisanak valtozasa a kémhatas fiiggvényében modell szerint;
A minta, I=0,1

Savas tartomanyban az Osszes koncentracidot meghatarozé Cu specieszek aktivitasa pH
5-ig allandé (Cu®" és CuSOueg), pH 5-t61 aktivitasuk logaritmusa linearisan csokken a
kémhatassal. pH 6 felett az dsszes koncentraciét meghatarozo specieszek (CuHCOs",

CuOH") aktivitdsa szintén linearisan csokken a pH ndvekedésével (28. dbra).
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28. abra: Cu-specieszek aktivitisanak valtozasa a kémhatas fiiggvényében modell szerint;
A minta, 1=0,1

A savas tartomanyban Osszes koncentraciot meghatarozd Pb specieszek (Pb*,
PbSOy4q) aktivitasa pH 6-ig allando, majd e felett aktivitasuk logaritmusa linedrisan

csokken a kémhatéassal. pH 7 felett az Gsszes koncentraciot meghatarozd specieszek
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(PbCOs(,q, PDOH") aktivitasa a Cu esetében kapottakkal hasonléan szintén linearisan

csokken a pH novekedésével (29. abra).
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29. abra: Pb-specieszek aktivitisanak valtozasa a kémhatas fiiggvényében modell szerint;
A minta, 1=0,1

A Zn esetében a savas tartomanyban Osszes koncentracidt meghatarozo specieszek
(Zn**, ZnSO04ey) aktivitdsa szintén alland6. pH 8 felett a kémhatast a Zn(OH)y g és a

Zn(OH);™ hatarozza meg, melyek aktivitasa a pH novekedésével n6 (30. dbra).
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30. abra: Zn-specieszek aktivitisanak valtozasa a kémhatas fiiggvényében modell szerint;
A minta, 1=0,1

Az altalunk szamitasok alapjan megallapitott dominans specieszek kisebb eltérésekkel
egyeznek a HAYES ¢és TRAINA (1998) altal megadottakkal (9. tabldzat), a modell
tehat az elemzés szempontjabdl reprezentativnak tekinthetd.

A kiilonbségek tekintetében a Cd esetében a bazikus kornyezetben a modell szerint
jellemz6 speciesz a CAHCOs", aktivitasanak logaritmusa (log(a)) pH 9 és 10 értékeknél
-10,3, illetve -11,3, mig a CdCOs3(.q) esetében ez -7,6. A Cu esetében savas kdzegben
jelentds a szabad fémion mellett a CuSOsg) aktivitasa is, pH 2 és 5 esetén log(a) -4,5,

illetve -4,4, és emellett lugos tartomanyban a tobbi specieszhez képest jelentés a CuOH"
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aktivitdsa, pH 9 ¢és 10 értékeknél log(a) rendre -8,8 és -9,8. Az Pb esetében a
koncentraciot meghatarozé specieszekhez képest a PbHCOs " aktivitasa savas kdzegben,
illetve az PbHCO;" és Pb(CO;),” aktivitasa lugos kdzegben nem jelentds, log(a) rendre
-11,4 (pH 2), -10,4 (pH 3); -10,5 (pH 9), -12,4 (pH 10); -9,7 (pH 9), -9,4 (pH 10). A Zn
esetében a modell szerint a ligos tartomanyban jellemz6 specieszek a Zn(OH)zq) €s a
Zn(OH)3, log(a) rendre -6,8 (pH 9), -6,6 (pH 10); -8,2 (pH 9), -6,9 (pH 10), mig a
ZnHCO;" aktivitasa nem jelentds, log(a) -9,2 (pH 9), -10,7 (pH 10).

A fémek bioldgiai felvehetdségét és toxicitdsat meghatarozd szabad fémion aktivitas
(PARKER ¢és PEDLER, 1997) az 6sszes fémkoncentraciok értékeinek valtozasat a
kémhatas fiiggvényében a savas tartomanyban koveti, mig a ligos tartomanyban — a
hidroxidok, illetve hidroxokomplexek képzddése miatt — elemenként kiilonb6zd

mértékben eltér attol (31. abra).
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31. dbra: Osszes oldott elemkoncentricié és szabad fémion-aktivitds valtozasa a kémhatas
fiiggvényében modell szerint; A minta, [=0,1

A szadmitott eredmények Osszhangban vannak példdul HARTER (1983) vizsgalati
eredményeivel, miszerint az Pb, Cu, Cd és Zn mobilitasa csak pH > 7 esetében csokken
szamottevoen (40. tablazat). Savas tartomanyban az adott modellrendszerben az Osszes
elemkoncentracié allando, mig ligos tartomanyban az elemek csapadékképzddéssel
torténd immobilizacidja nagysagrendi csokkenést eredményez.

40. tablizat: Elemek Kkivalasaval jaré oldatbeli koncentraciécsokkenés

mértéke a modell szerint, dsszes elemtartalomra %-ban
kifejezve; 4 minta, 1=0,1

pH Cd Cu Pb Zn
6 38,5
7 95,5 64,0
8 41,6 98,6 63,9 99,4
9 93,0 99,9 97,5 99,8
10 98,7 99,9 99,2 99,9
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A Zn ¢és Cd esetében a modellszadmitasok eredményeit alatdmasztjak a kisérleti uton
altalunk kapott adatok is, a mért és szamitott koncentracioértékek kozel egyeznek,
emellett a gdrbék lefutasa hasonld. A mért Zn-koncentracioé nagysagrendi valtozast pH
7 felett mutat, mig a Cd-koncentracioértékek szintén pH 7 felett adodnak kimutatasi

hatar alattinak (32. dbra).
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32. abra: Kisérleti iiton kapott 6sszes oldott elemkoncentracio valtozas a kémhatas fiiggvényében;
A minta

A Cu viselkedése eltérd, a szamitott gorbe karakterisztikajaval ellentétben a mért
értékek a pH novekedésével savas tartomanyban is csokkennek, majd allandoésulnak
(32. abra).

Mivel a Cu koncentracidja azonos trend szerint csokken, mint a Fe-koncentracio (33.
abra), a szamitottdl vald eltérés valdszinli magyarazata a Cu Fe-hidroxidon valo
adszorpcidja. Az Pb koncentraci6 szintén csokken pH 4-ig, ami szintén az adszorpcidval
magyarazhato, majd pH 7-ig allandosult értéket mutat, pH 7 alatt pedig kimutatasi hatar
alatti (33. dbra).
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33. abra: Kisérleti uton kapott 6sszes oldott Cu-, Pb- és Fe-koncentracio valtozas a kémhatas
fiiggvényében; 4 minta
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Az oldodasi-csapadékképzddési folyamatokat figyelembevevd szdmitdsok és az
elvégzett kisérletek eredményeit egyiittesen értékelve megallapithatd, hogy a Zn és Cd
mig a Cu és Pb esetében a kémhatas novekedésével kicsapddd Fe-hidroxidon vald
adszorpcid a csapadékképzdodési folyamatokkal egyiittesen hatarozza meg az oldatbeli
koncentracioértékeket.

eredményezé csapadékkivalas, illetve masodlagos asvanyképzédés soran a 41
tablazatban 6sszefoglalt szilard fazisok jelenhetnek meg a kémhatas fliggvényében. Az
oldat Osszetételét szabalyozd szdmitassal meghatarozott szilard fazisok megfelelnek a
HAYES és TRAINA (1998) altal megadottaknak (/1. tdblazat), kivételt csak az Pb

képez, ahol a modell szerint a szilard fazis hidroxidcsapadék és nem Pb-karbonat.

41. tablazat: Az A mintaban a kémhatas fiiggvényében kivalg szilird fazisok modell szerint

pH kivalt szilard fazisok
6 malachit (Cu(OH),COj;; logK=-5,45)
7 tenorit (CuO; logK=7,68), smithonit (ZnCOs; logK=-10,90), hidrocinkit
(Zns(CO;3)2(OH)s; logK=8,77)
8-9 tenorit, smithonit, hidrocinkit, otavit (CdCOs; logKk=-12,01), Pb(OH), (logK=8,15)
10 tenorit, smithonit, hidrocinkit, otavit, Pb(OH),,
Zn0 (logk=11,19), Cd4y(OH)sSO, (logK=28,4)

Novekvo ionerdsség mellett idegen elektrolitok hozzdadasakor a specieszek oldatbeli

crer

ionerdsség novekedésével csokken. A szimulacié idegen elektrolit hatasat feltételezi, a
kiindulasi elemkoncentracié azonos. A szimuldcidos modell lefuttatdsaval eltérd
nagysagrendii ionerdsség (I=0,001; 0,01; 0,1 és 1) mellett kapott eredmények mind a
koncentracio, mind pedig az aktivitas tekintetében igen kis mértéki valtozast mutatnak,

¢s a fenti trendek nem mutathatok ki (34. dbra).

° ° o °
-65- . * * *
71 8 [} o o
7,5
< -8 ‘ ‘ ‘ ‘ A Osszes Pb-koncentracio
g 8,51 W dsszes Cu koncentracio
91 & Gsszes Cd koncentracio
_912 1 N A A A ® dsszes Zn l@rT(:-e?trécic')
s o o o o A szabad Pb aktivitas
-10,5 1 0 szabad Cu aktivitas
-1 ‘ ‘ ‘ ‘ o szabad Cd aktivitas
-4 -3 -2 -1 0

ionaktivitas, 10% o szabadZn akihitas

34. dbra: Osszes oldott elemkoncentracié és szabad fémion-aktivitas valtozasa az ionaktivitas
fiiggvényében modell szerint; A minta, pH=9
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4

4.5. A viz hatasa a nehézfémek speciaciojara, migraciojara és potencialis biologiai
felvehetéségére

4.5.1. Vizhatas alatt allo és haromfazisu kozegek geokémiai jellemzoi

A kotésformak megallapitasara alkalmazhatdo kozvetlen eljards a pasztazod
elektronmikroszkopids (SEM) vagy a rontgendiffrakcios (XRD) modszer (MATTIGOD
et al,, 1986). A kozvetlen mddszerek hatranya azonban, hogy nem minden esetben
kelléen érzékenyek, ezért az egyéb, kozvetlen eljarasokkal (pl.: extrakcids eljarasok)
kapott eredményekkel egyiittesen torténd értékelésiik indokolt. Ugyanakkor az
elsdsorban talajokra kidolgozott ¢s szabvanyositott extrakcidos modszerek a
banyamedddk specidcidelemzésére Snmagukban szintén nem alkalmasak, az dsvanytani
Osszetétel meghatarozasa az eredmények értékeléséhez elengedhetetlen.

Az azonos eredetli, kozel azonos mélységbdl szarmazo, allanddan (b) és idészakosan
vizhatds alatti (@) mintdkat Gsszevetve a rontgendiffraktogram alapjan megallapithato,
hogy jelentds mértékii kiilonbség nincs asvanydsszetétel szempontjabol, a domindns
asvanyok megegyeznek (335. abra).

STOE Powder Diffraction System | | 30-May-03

0z 270-290. (Range 1)
230-240B (Range 1)
3600

3200
2800
qz

2400

2000 au,ca

Absolute Intensity

cl
1200

10.0 20.0 30.0 40.0 50.0 60.0 70.0 2Theta

35. abra: Az a (230-240 cm) és b (270-290 cm) minta rontgendiffraktogramja
al: albit, au: augit, ca: kalcit, cl: klorit, gy: gipsz, ill: illit, ja: jarozit, mont: montmorillonit,
or: ortoklasz, py: pirit, qz: kvarc, sa: szanidin, sp: szfalerit

A minték jelentds hanyada kvarc, azonosithaté a pirit, tovabba a semleges kémhatést
biztositod kalcit, klorit, montmorillonit, albit és illit, valamint a pirit oxidativ mallasat
kiséré masodlagos asvanyok koziil a gipsz és a jarozit.

A beszivargd csapadék révén iddszakos vizhatas eredményeként az @ minta esetében a

pirit intenzivebb oxidativ malldsa varhat6, mint allandd vizboritds mellett, ami a
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masodlagos asvanyok, pl.: gipsz, jarozit, nagyobb arany megjelenését is eredményezi,
a vizsgalt esetben azonban a rontgendiffraktogramok ezt nem tadmasztjdk ala
meggydzden.

A pirit mallasanak sebességét meghatarozza a szemcseméret (MOSES et al., 1987;
STROMBERG és BANWART, 1999). Mivel a pirit oxidacidja feliiletkontrollalt
folyamat, a vizsgalt a ¢s b banyameddé mintdkban egyarant azonositott kb. 10 pum

¢lhosszt kobos pirit kevésbé reaktiv, mint példaul a konglomeralt forma (36. dbra).

(@ (b)

36. abra: Kobos pirit K-aluminiumszilikat kérnyezetben, a és b mintavételi hely, SEM

A SEM spektrumok alapjan egyértelmiien megallapithat6, aldtamasztva a sav-bazis
pufferképesség vizsgalatdnak eredményeit, hogy a mintdk minden esetben jelentds
mennyiségli K-aluminiumszilikatot tartalmaznak, tovabba azonosithato a CaCOs, ami a

pufferképességben szintén meghatarozoé (37-38. dbra).
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vizhatés alatt 4116 minta (b) rontgen-spektrumat mutatja.

A példaként kiemelt (a furds, 60-70 cm) SEM felvételhez (43. dabra) tartozd
elemtérképek alapjan (43-49. dbra) szintén azonosithatdo a pirit (FeS;), a kalcium-
karbonat rontgendiffrakcié alapjan kimutatott kalcit moddosulata (CaCOs), a kvarc
(Si0,) és a K-aluminiumszilikat, amely ortoklasz moddosulata az XRD alapjan
azonosithato.

A vas-oxihidroxid XRD alapjan nem, azonban hiperspektralis felvételek elemzése
alapjan azonositott goethit modosulata, valamint az XRD és szintén hiperspektralis
felvételek elemzése alapjan aZonositott jarozit szintén valésziniisithetd (TOTH és mtsai,

2002).
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41. abra: 1d6szakosan vizhatas alatt 4ll6 minta (a) és vizhatas alatt all6 minta (b) XRD spektruma
rendre 270-290 cm; 230-240 cm mélységbdl; al: albit, au: augit, ca: kalcit, cl: klorit, gy: gipsz, ill:
illit, ja: jarozit, mont: montmorillonit, or: ortoklasz, py: pirit, qz: kvarc, sa: szanidin, sp: szfalerit

! G00pm :

42. dbra: Elem-térképezéssel elemzett  43. dbra: SEM térkép, aluminium
SEM felvétel, a faras, 60-70 cm

! BO0um : ! BO0pm '

44. abra: SEM térkép, kalcium 45. abra: SEM térkép, vas

! E00um : ! £00pm d

46. abra: SEM térkép, kalium 47. abra: SEM térkép, oxigén
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! BO0um : ! BO0pm '
48. abra: SEM térkép, kén 49. abra: SEM térkép, szilicium

A teljes elemtartalom vetrtikalis profilja azonban jelentdsen kiilonbozik az a és a b
mintavételi helyek esetében. Telitetlen kozegben (50. dbra) a Cu-koncentraciéo 50-70
cm kozott magas, mig a mélyebb rétegekben legtobbszor kimutatdsi hatar alatti (< 70
mg kg'). A Zn kiugro értékeket szintén 50-70 cm mélységben mutat. Az Pb-
koncentarci6 maximuma a fels§ rétegben mérhetd. Telitett kozegben a teljes
elemtartalom Cu, Pb és Zn esetében is > 200 cm mélységben mutat maximumot, efeletti

mélységekben ehhez képest alacsony nehézfém-koncentracio jellemzé (51. dbra).
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50. dbra: Teljes elemtartalom vertikalis profilja telitetlen kézegben
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51. abra: Teljes elemtartalom vertikalis profilja telitett kozegben

Az 0Osszes nehézfém-tartalom a telitett kozegben magasabb, ugyanakkor < 200 cm
mélységben a telitetlen kozeg elemtartalma nagyobb. A trendek alapjan a telitett
kozegben a mélyebb rétegekbe torténd lemosodés intenzitdsa nagyobb, ami a savas

kémbhatas mellett jellemzd jobb vizoldhatdsaggal hozhat6 0sszfiiggésbe.

4.5.2. Vizes fazis elemtartalma standard szerint

A vizes fazis elemtartalmat a Szarazvolgyi-tarozé hidroldgiai szempontbol eltérd
mértékben kitett mintavételi pontjairdl szarmazo 0-240 cm, illetve 0-290 cm mélységig
vett mintai esetében a migracios sajatsagok vizsgalata céljabol elemeztiik. Ez alapjan —
szemben az ilyen szempontbol kevésbé érzékeny XRD ¢és SEM/EDX vizsgalati
eredményekkel — megallapithato, hogy azonos eredetli minta esetén az eltéré kornyezeti
feltételek (vizhatas) eltéré migracids sajatsagokat eredményeznek.

A Cd-koncentracid 1:2 vizes szuszpenzioban a telitetlen kdzegben (a) 50 cm
mélységben mutat maximumot (0,4 mg '), mig a telitett kozegben (b) a koncentracio-
maximum (0,75 mg 1) 110-120 cm mélységben mérhets. 200 cm alatt a Cd-
koncentracié mindkét esetben kevesebb, mint 0,02 mg I (52. dbra).

A vizoldhaté Pb-koncentracio telitetlen kozegben (a) 50-60 cm mélységben mutat
maximumot (0,3 mg 1), mig a telitett kdzegben (b) a koncentraciomaximum
(0,42 mg 1) 130-140 cm mélységben mérheté. Az Pb mennyisége kimutatasi hatar ala
csokken mindkét mintavételi helyen, a telitetlen kozegben 100-110 cm, mig a telitettben
180-190 cm mélységben (53. dbra).

A vizoldhato Cu-tartalom telitetlen kdzegben (a) 40 cm mélységben mutat maximumot
(6 mg '), mig a telitett kdzegben (b) a koncentraciomaximum (11 mg I'") 120-130 cm
mélységben mérhetd. A Cu mennyisége a telitetlen kozegben 120-130 cm alatt, mig a
telitettben 200-210 cm alatt 0,01 mg I értékre csokken (54. dbra).

A vizoldhatd Zn-koncentracid telitetlen kozegben (a) és telitett kozegben (b) egyarant
90-100 cm mélységben mutat maximumot, (rendre 4,9 mg 1" és 7,1 mg I')). A Zn
mennyisége a telitetlen és a telitett kozegben egyarant 200-210 cm alatt 0,5 mg 1" érték
alatti (55. abra).
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52. abra: Cd-koncentracio vizes és DTPA
extraktumban
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54. abra: Cu-koncentracio vizes és DTPA
extraktumban
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53. abra: Pb-koncentracio vizes és DTPA

extraktumban
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55. abra: Zn-koncentracio vizes és DTPA
extraktumban

A vizes kivonatokban mérhetd nehézfém-koncentracio értékek a kémhatassal nem

mutatnak szignifikans korreldciot, kivéve a b mintdkban mérhetd Zn-koncentraciot

(=-0,810, P<0,05) (42-43. tablazat), ugyanakkor a 200-210 cm alatt mért ugrasszerti

pH-novekedést a b minta esetében minden nehézfém oldatbeli koncentracidja

ugrasszerli csokkenéssel koveti.
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42. tablazat: Vizes és DTPA kivonatok nehézfém-koncentriacioi, valamint pH

értékek kozotti korrelaciok, r: Spearman koefficiens, P:
szignifikancia szint, « mintavételi pont mintai
DTPA kivonat PH
Cd vizes kivonat r 0,179 0,1140
P 0,702 0,665
n 7 12
Cu vizes kivonat r -0,035 -0,049
P 0,914 0,880
n 12 12
Zn vizes kivonat r 0,164 0,182
P 0,651 0,593
n 10 11

* szignifikans korrelacio, P<0,01; ** szignifikans korrelacio, P<0,05

43. tablazat: Vizes és DTPA Kkivonatok nehézfém-koncentraciéi, valamint pH

értékek  kozotti

korrelaciok,

r:  Spearman koefficiens, P:

szignifikancia szint, > mintavételi pont mintai

DTPA kivonat pH
Cd vizes kivonat r 0,864* -0,391
P 0,001 0,235
n 11 11
Cu vizes kivonat r 0,804* -0,727
P 0,002 0,057
n 12 12
Pb vizes kivonat r 0,886** -0,029
P 0,019 0,957
n 6 6
Zn vizes kivonat r 0,929* -0,810%**
P 0,001 0,015
n 8 8
* szignifikans korrelacio, P<0,01; ** szignifikans korrelacio, P<0,05
0
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56. dbra: pH vizes oldatban
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57. abra: Fe-koncentracio vizes extraktumban
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A kémbhatas profil alapjan zonak kiilonithetok el (56. abra). A telitetlen kdzegben a
fels6 0-40 cm az oxidacids zoOna, itt intenziv a mallas és az aluminium-szilikatok
pufferhatasa érvényesiil. A mallassal jar6 savas kémhatas a felszabaduld nehézfémek
beszivargd csapadékkal valé mélyebb rétegekbe mosddasdhoz vezet, magas vizoldhato
nehézfém-koncentracié ennek eredményeként mérheté 50-60 cm mélységben a Fe (57.
abra), Cd, Pb és Cu esetében. A koncentraciomaximumok kialakuldsanak oka, hogy 50-
60 cm mélységben neutralizacids zona talalhato, ez alatt a karbonat-asvanyok fejtik ki
pufferhatasukat. A kivaldé gipsz, amelynek jelenlétét SEM/EDX vizsgélattal is
igazoltuk, és jarozit masodlagos asvanyok cementalt réteget képeznek, ami gatolja az
(BAIN et al., 2000). Ezt az is alatamasztja, hogy a vizoldhat6 S koncentracidmaximum
30-40 cm mélységben kiugroan magas (68 mg kg™).

A telitett kozegben a kémhatas 200-210 cm mélységig savas (pH=3,5) és megegyezik az
Al-szilikatok pufferhatasdnak megfeleld értékkel. 200-210 cm alatt a karbonat-asvanyok
fejtik ki hatdsukat, itt mutathaté ki a neutralizcids zéna (pH=7,5), ahol a vizoldhato
Ca-koncentracié is maximalis. 200-210 cm alatt a nehézfém-koncentracié6 minden
esetben alacsony értéket mutat.

A kémhatas profil alapjan feltehetd, hogy a telitett kozegben a karbonatos asvanyok
kozombosités, oldodas és kimosodas eredményeként nem kompenzaljak az oxidacidval
jaré protonképzdédést a felsd rétegben, mig az idOszakos vizhatasu teriileten kisebb
mértékli kimosoddas miatt a telitetlen kdzegben a pufferrendszer képes fenntartani a
semleges kémhatast. A telitett kozegben Al-szilikatok pufferhatdsa altal fenntartott pH
3,5 mellett pedig a nehézfémek oldhatosdga is nagyobb, mint semleges kémhatas
mellett, ennek tulajdonithatok a mért magasabb értékek. 200-210 cm alatt azonban
mindkét kozegben semleges kémhatds és ezzel egyiitt alacsony Fe-koncentracio
mérheto, ami az oxidativ mallas kis intenzitasara utal.

A szemcseméret-eloszlas vertikélis profilja szintén megerdsiti a zonalitas tényét. A
telitetlen kozegben az iszap frakcido < 40 cm mélységben magasabb, mint a mélyebb
rétegekben. 5-15 cm mélységben 17%, 40 cm mélységben 14%, ugyanakkor > 50 cm
esetében kevesebb, mint 4%, emellett ez utobbi mintak esetében kozel azonos
szemcseméret-eloszlasi gorbék jellemzdk (58. abra). A telitett kdzegben az iszap
frakci6 kevesebb mint 18 % minden minta esetében < 210 cm mélységben, mig 220-230
cm-nél 65%. A finom homok frakcid aranya ugyanakkor szintén 200-210 cm

mélységben nagyobb. < 200 cm mélységben dontéen a homok frakcio jellemzo (59.
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abra). Megallapithato, hogy a pH ugrasszeri valtozasdval Gsszefiiggésben megnd a
finomabb szemcsefrakciok aranya, ami a semleges koriilmények kozott kicsapodo és
hatarréteget képezd  vegyiileteknek tulajdonithato, ¢és  akkumulécidos zoéna

megjelenéséhez vezet.
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58. abra: Szemcseméret-eloszlas kiilonb6z6 mélységekben telitetlen kozegben
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59. dbra: Szemcseméret-eloszlas kiillonb6zoé mélységekben telitett kozegben

Az elektromos vezetOképesség a vizoldhatd sdkoncentracidval van Osszefliggésben. A
telitett kozegben a vezetoképesség maximuma (12 mS cm™) 140-150 cm mélységben
van, de azt kovetden is valtozd tendenciat mutat, mig a telitetlen kozegben a maximum
érték (10,5 mS cm™) a felszinen (0-5 cm) mérhetd, majd 5-7 mS cm™ értéken allandosul
(60. abra). Az elobbi a savas kémhatasnak, az utobbi a felszinkozeli intenzivebb mallas,

illetve a savas kémhatas okozta nagyobb mértékii oldhatdsagnak tulajdonithato.
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60. abra: Elektromos vezetéképesség vizes oldatban

4.5.3. Potencidlisan hozzdférhetd elemtartalom becslése DTPA kivonattal

A Dbiologiailag felveheté elemtartalom meghatarozasdra gyakran alkalmazott
extrahaloszer — az EDTA mellett — a DTPA. A DTPA éltaldban a kdzel semleges és
meszes talajok esetében a ndvények altal potencidlisan felveheté mikroelem-tartalom
(Zn, Fe, Mn és Cu) meghatarozasara szolgal, és bar példaul O’CONNOR szerint (1988)
a Cd, valamint az Pb esetében nem mutathatd ki szignifikans korrelacié a ndvények
altal felvett és az extrahalt elemtartalom koOzoOtt, a szakirodalom széles korben
egységesen alkalmazza az eredmények 0sszevethetdsége miatt. A DTPA emellett, mint
komplexképzo extrahaloszer, a geokémiai formakra is utal.

A vizsgéalatokat a Szarazvolgyi-tarozo eltéré hidrologiai hatds alatt all6 mintavételi
szelvény mintdin végeztiik el. Az eredmények szerint az @ mintavételi ponton a DTPA-
kivonhat6 Cd maximalis értéke 20-30 cm mélységben 1,1 mg kg, a b ponton
120-130 cm mélységben 1,05 mg kg, 200-210 cm alatt mindkét esetben kevesebb,
mint 0,15 mg kg'. A Zn-koncentraci6 profil megfelel a Cd-profilnak, a maximalis érték
az a esetében 4,8 mg kg'l, a b esetében 9,5 mg kg'l. A Cu a telitetlen mintakban 20-50
cm mélységben 9,8 mg kg™, a telitett mintakban 120-130 cm mélységben 10,8 mg kg™
Az Pb-koncentracio rendre 0,4 mg kg™ (20-30 cm) és 0,82 mg kg™ (130-140 cm). (52-
55. dabra)

A DTPA kivonhatd nehézfém-koncentraciok maximuma megfelel a vizoldhato
koncentraciomaximumoknak. Szignifikans korrelacid6 azonban csak a b mintavételi
ponthoz tartozé mintdk esetében mutathatd ki, ez esetben azonban minden vizsgalt
elemre. Cd esetében a korrelacios koefficiens 0,864 (P<0,01), Cu esetében 0,804
(P<0,01), Pb esetében 0,886 (P<0,05), valamint Zn esetében 0,929 (P<0,01) (41-42.
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tablazat). Ennek értelmében a bioldgiailag potencialisan felvehetd elemtartalom az
adott kdzegben a vizoldhatd koncentracidértékek alapjan becsiilhetd.

A DTPA kivonatok maximuma a vizes maximum értékekhez rendelheté mélységek
felett van minden esetben, ami arra utal, hogy komplexképzdével kivonhato
mallastermékek jellemzéek a felsd rétegben, a vizoldhatdé nehézfémhanyad pedig

kimosodik a réteghatarig.

4.6. Bioldgiailag potencialisan felvehet6 elemtartalom becslésére iranyulo eljarasok
értékelése

4.6.1. Lakanen-Ervio kivonatok

A novények altal potencidlisan felvehetd elemtartalom meghatdrozasara a Lakanen-
Ervio extrahalészer (LAKANEN és ERVIO, 1971) — tobbek kozott — Magyarorszagon
szabvany szerint alkalmazott. Vizsgalataink az értekezés keretein beliil nem terjedtek ki
az extrahaloszer alkalmazhatosaginak elemzésére. A banyamedddn eléfordulod
novényfajok egyedei altal felvett elemtartalom ¢és a kozeg elemtartalma kozti
Osszefiiggések vizsgalata tovabbi kutatas targyat képezi.

Figyelembe véve QUEVAUVILLER ¢és mtsai (1996), valamint URE (1996)
megallapitasat, miszerint az EDTA-val extrahalhaté elemhanyad altalaban jol korrelal a
novények elemtartalméaval a Cd, Cu, Pb és Zn esetében, vizsgalataink arra irdnyultak,
hogy a teljes elemtartalom és a kémhatds Osszefiiggésben van-e a Lakanen-Ervio
kivonatban mérheté elemtartalommal banyameddé mintak esetében is. Az L, II. és II1.
mintavételi teriileteken vett mintdkra vonatkozo korrelacios koefficienseket adott
szignifikanciaszintek mellett a 44-46. tablazatok tartalmazzak.

Megéllapithatd, hogy az I medddtipus esetében a teljes Cd, Cu, Zn és S
koncentracioértékek és Lakanen-Ervid kivonatok elemtartalméval erds korrelaciot
mutatnak. A II. teriilet mintaira nézve az Pb esetében is szignifikans korrelacio
mutathatd ki, mig a I1I. teriilet mintai esetében a Zn és S teljes és Lakanen-Ervio
kivonatban mérhetd koncentracidértékek kivételével minden vizsgalt elemre

szignifikans a korrelacio.
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44. tablazat: Kémiai jellemzok (kivonatok elemtartalma és kémhatas) kozotti korrelaciéanalizis, 1.

mintateriilet, r: Spearman koefficiens, P: szignifikancia szint, LE: Lakanen-Ervio
kivonat, N=20

PH Cd Cu Pb Zn Sosszes CulLE PbLE ZnlE SLE
0sszes osszes osszes 0sszes

CdLE

Cu LE

PbLE

ZnLE

SLE

SN YUY NOY YUY N O

~

0,657**  0,749* 0,086 -0,147 0,925* -0,433 0,376  -0,086 0,798*
0,011 0,002 0,771 0,615 0,000 0,122 0,185 0,771 0,001

0,279  0,679* 0,911* 0,514 0,636%* 0,229 0,696* 0,511
0,315 0,005 0,000 0,050 0,011 0,413 0,004 0,052
0,214 0,504 0,825* 0,514 0,282 0,182 0,218

0,443 0,056 0,000 0,050 0,308 0516 0,435
0,550%*  0,675% 0,261 0,004 0,893* -0,289

0,034 0,006 0,348 0,990 0,000 0,296
-0,625%*  -0,079 0,157 0,182  -0,229 0,889*

0,013 0,781 0,576 0,516 0,413 0,000

* szignifikans korrelacio, P<0,01; **szignifikans korrelacio, P<0,05

45. tablazat: Kémiai jellemzok (kivonatok elemtartalma és kémhatas) kozotti korrelaciéanalizis, 1.

mintateriilet, »: Spearman koefficiens, P: szignifikancia szint, LE: Lakanen-Ervio
kivonat, N=15

PH Cd Cu Pb Zn Sosszes CulE PbLE ZnlE SLE
0sszes osszes osszes osszes

CdLE

Cu LE

PbLE

Zn LE

SLE

N~ Yoy YUYy WY oo

~

-0,110 0,756**  -0,049 0,610 0,720** 0,195 0,146 0,512 0,732%* 0,171
0,763 0,011 0,894 0,061 0,019 0,589 0,687 0,130 0,016 0,637

20,251 0,624** 0,939* 0,907* 0,764* 0,778* 0,868*  0,728*  0,678*
0,368 0,013 0,000 0000 0,000 0,001 0,000 0,002 0,005
0319  0,682* 0,832% 0,932* 0,828* 0,646* 0,860% 0,485
0,247 0,005 0,000 0,000 0,000 0,009 0,000 0,067
0310 0,757  0,692%  0,864*  0,968* 0,628** 0,467
0,261 0,00 0,004 0,000 0,000 0,012 0,079

-0,419  0,696* 0,617%* 0,003** 0,510 0,828*
0,120 0,004 0,014 0,017 0,052 0,000

* szignifikans korrelacio, P<0,01; **szignifikans korrelacio, P<0,05

46. tablazat: Kémiai jellemz6k (kivonatok elemtartalma és kémhatas) kozotti korrelaciéanalizis, I11.

mintateriilet, »: Spearman Kkoefficiens, P: szignifikancia szint, LE: Lakanen-Ervio
kivonat, N=15

PH Cd Cu Pb Zn Sosszes CulE PbLE ZnlE SLE
osszes osszes osszes osszes

CdLE

Cu LE

PbLE

Zn LE

SLE

~ vy vy Yoy v

~

0,632**  0,854* 0,325 0,064 0,368 0,432 0,421 0,264 0,389 0,000

0,011 0,000 0,237 0,820 0,177 0,108 0,118 0,341 0,152 1,000

0,354  0,686* 0,907* 0,625%* 0,457  0,686* 0,589%* 0,507 0,214
0,196 0,005 0,000 0,013 0087 0,005 0,021 0,054 0,443
0,139 0,450 0,700*  0,907* 0,064 0,704* 0,654* 0,071
0,621 0,092 0,004 0,000 0820 0,003 0,008 0,800
0,107 0,396 0425 0,557** 0,504 0,875* 0,418
0,704 0,143 0,114 0031 0,056 0,000 0,121

-0,118 0,171 0,275 0,254  0,714* 0,450
0,676 0,541 0,321 0,362 0,003 0,092

* szignifikans korrelacio, P<0,01; **szignifikans korrelacio, P<0,05

Az eredmények a mintacsoportok geokémiai sajatsagainak egységességére utalnak, ami

lehetévé teszi a teljes elemtartalom ismeretében a potencialisan felvehetd elemtartalom

becslését, amennyiben a Lakanen-Ervid kivonat reprezentativitasa elfogadhaté az adott

vizsgalt esetekben.
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4.6.2. Forrovizes frakcionadlt extrakcio

A kiilonbozé extrahédloszerek alkalmazasaval meghatdrozhaté nehézfém-koncentraciod
nagymértékben filigg a vizsgélt anyagok kémiai sajatsdgaitol, és kiilondsen a
banyamedddk esetében sziikséges a kivondszerekkel mért elemtartalom jelentésének
tobbféle eljarassal torténd értékelése, mivel az a geokémiai sajatsagaibol adddoan
eltéréen viselkedik a talajoktol, amelyekre a novények altal felvehetd elemtartalomra
iranyulo extrakcios eljarasok elsésorban kidolgozasra keriiltek.

Az alapvetden talajokra kidolgozott frakcionalt forrdvizes extrakcids eljaras soran a
medddbol oldodasi egyensulyok beallasa nélkiil valoszinti a forrovizzel mobilizalhato
elemtartalom kivonasa. Ezt tamasztja ald, hogy a talajoszlopos vizsgalatok soran
feltételezett matematikai Osszefiiggés nem illeszthetd a kapott adatsorokra, azaz a
nehézfém-utanpotlodas oldddassal vizben rosszul, illetve kinetikailag lassan oldodo
vegyiiletekbdl a kisérlet id6tartama alatt nem szdmottevd. Ez magyarazhatja azt a
jelenséget is, hogy a talajoszlopos vizsgalatok soran az 4 minta esetében detektalhatod
Pb-kimosddas, mig a forrovizes extraktumban nem mutathat6 ki Pb.

A forrovizes extrakcid soran nyert frakciok Cd-koncentracidi sorrend tekintetében és

nagysagrendileg is megfelelnek a talajoszlopos kisérleti eredményeknek (27. és 61.

abra).
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atfolyt vizmennyiség, ml
61. abra: Cd-koncentracio a forrovizes extrakcio frakcidéiban

A Cu esetében szintén azonos a nagysag szerinti sorrend a talajoszlopos kisérlet
eredményeivel (22. dbra), azonban az A minta esetében az elsé frakcid
elemkoncentracioja egy nagysagrenddel kisebb a forrovizes extrakcid soran, tovabba
nem mutathatdé ki koncentracioérték allandosulds sem, ami az utdnpotlodas jellegére,

mértékére utal (62. dbra).
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62. abra: Cu-koncentracio a forrovizes extrakcio frakcidéiban

A Zn-koncentracid értékek esetében a forrovizes extrakcid eredményei eltérnek a
talajoszlopos vizsgalat eredményeitél. Az 4 mintabol azonos nagysagrendben vonhat6
ki Zn mindkét modszerrel, azonban a C minta esetében nagysagrendi eltérés
tapasztalhatd (23. és 63. dbra). A szekvens extrakcids vizsgalati eredmények szerint a
CaCl,-extrahalhatd elemmennyiség kozel azonos minden minta esetében (34. tablazat),
igy a Zn eltérd asvanytani formaja valoszinlsithetd a savas A4 és a semleges B, illetve C

mintak kozott, melynek oldddasi sajatsagai kinetikai szempontbdl kiilonbozhetnek.
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63. abra: Zn-koncentracio a forrovizes extrakcio frakcioiban

A valtozokra formailag a Freundlich-féle deszorpcids izoterma illeszthetd (29. egyenlet,

46. tablazat).

y=a+bx* (29)
46. tablazar: Egyiitthatok és determinacios koefficiensek (29. egyenler)
A B C
Cd Cu Zn Cd Cu Zn Cd Cu Zn
a 0,00 0,09 0,34 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
b 6,22  603,8 1607 2,2 3,21 4,40 4,08 0,28 23,51
c -1,54  -231 -198 | -0,81 -1,15 -0,34 | -093 -0,87 -0,97
r 0,99 0,99 0,99 0,99 0,99 0,99 0,99 0,95 0,98
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4.6.3. Na,EDTA-val végzett Iépcsds extrakcio

Az EDTA-val extrahilhato elemhdnyad altaldban jol korreldl a novények
elemtartalmaval a Cd, Cu, Ni, Pb és Zn esetében, ezért gyakran alkalmazott kivonoszer
pufferolt és nem pufferolt rendszerekben egyarant.

Komplexképzok jelenlétével természetes koriilmények kozott banyameddok esetében
példaul a novényi boritds kapcsan kell szamolni, mivel a gyodkérsavak képesek a
nehézfémekkel komplex vegyiileteket képezi, igy oldhatosdgukat egyuttal ndvelni. A
komplexképzddés a nehézfém-kimosddas mértékének potencidlis ndvelésével
figyelembe veendd kockazati tényezo a fitoremediacios eljarasok alkalmazasa soran,
ami a hidrolégiai viszonyok optimalizalasaval, a beszivargd viz aranyanak
csokkentésével mérsékelhetd.

Ugyanakkor a komplexképzd hatasanak vizsgalata a kelatképzd adalékokkal eldsegitett
fitoremedios technologidk kidolgozasakor, a fitotoxicitasi kiiszOb megallapitasa
szempontjabol szintén jelentds.

Az EDTA-val torténd extrakcids vizsgalatoknal figyelembe vettik GHESTEM és
BERMOND (1998) eredményeit, melyek szerint 10~ mol 1" koncentracio mellett a pH-
figgés mar elhanyagolhat6. A komplexképzok hatasanak vizsgalata nem pufferolt
Na,EDTA kivonoszer alkalmazéasaval tortént (ROONEY et al., 1999), koncentracidja
10? mol I"'. A kémhatds maximum 1 pH értékkel valo novekedésének (64. dbra) hatasat

a 10 M savas/lugos kezelés eredményeivel valo Ssszevetéssel vesszik figyelembe.

8 ;&*‘\ﬁ”ﬂ” =8

67

pH

L s Amina
0 50 100 150 200 250 - = 'JT:'F* — B minta
ido, h 4'2“3 — C minta

64. dbra: 10° M Na,EDTA hatisa a kémhatasra lépcsés razatasos vizsgalat alapjan

A savas A minta eltéréen viselkedik Osszevetve a semlegesnek tekinthet6 B és C
mintaval. Az elsé frakcidoban jelentés mennyiségben keriilnek oldatba nehézfémek,
azonban az 1d6 valtozasaval csokken a nehézfém-koncentracio. A Zn oldatbeli kezdeti

koncentracidja 62 mg "', az utolsé frakcidban 4,28 mg I"'. A Cu koncentracidja az elsé
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frakcidban 6,18 mg 1'1, az utolsoban 0,28 mg 1'1, a Cd esetében ez rendre 0,15 mg 1" és
0,05 mg "', mig Pb esetében 0,22 mg 1"¢s 0,01 mg 1" (65. dbra).

Az A minta kémhatdsdnak és nehézfém-koncentracio valtozasdnak karakterisztikaja
megfelel a lugos kezelés soran kapott eredményeknek (29-30. dbra), tovabba a
frakciokban mérhetd nehézfém-koncentraciok nagysagrendileg is megfelelnek. Ennek
tiikrében 107 M komplexképz jelenlétében sem varhaté a banyameddSben a vizes

oldatokban mért nehézfém-koncentracio nagysagahoz képest novekedés.
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65. dbra: 107 M Na,EDTA hatasa az oldatosszetételre 1épcsds razatasos vizsgalat alapjan, 4 minta

A B minta esetében telitési jellegi gorbéket kaptunk, ami szerint az adott koriilmények
kozott oldatba keriild nehézfémhdnyad egyensulyi folyamatok eredményeként
allandosul és az elsé frakcioban megjelend nehézfém-koncentracional nagyobb érték
mérheték. A Zn oldatbeli kezdeti koncentracidja 190 mg 17, az utolso frakcidban
405 mg 1. A Cu koncentracioja az elsé frakcidban 7,40 mg 1", az utolsoban 26,7 mg I,
a Cd esetében ez rendre 5,05 mg I'és 7,86 mg I"', mig Pb esetében 9,15 mg I és
35,8 mg 1" (66. dbra).
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66. dbra: 10> M Na,EDTA hatasa az oldatosszetételre lépesos razatasos vizsgalat alapjan,
B minta
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A B mintanal a 10? M komplexképzd hatasara a kémhatas gyakorlatilag nem valtozik,
ugyanakkor akar tobb nagysagrenddel meghaladja a frakciok nehézfém-koncentracidja a
vizes, illetve savas kezelés soran vizsgalt frakciokban mért értékeket (30-31. dbra). A
Zn, Cu és Cd esetében a koncentracionovekedés husszoros, mig az Pb-koncentracidja
kimutatasi hatér alatti értékrdl 35 mg ™' értékre né.

A C mintanal szintén allanddsuld koncentracidértékek mérhetdk az egyes frakciokban.
A Zn oldatbeli kezdeti koncentracidja 219 mg 1", az utolso frakcioban 276 mg 1. A Cu
koncentracidja az els6 frakcioban 96,6 mg 1", az utolsoban 296 mg 1", a Cd esetében ez
rendre 2,33 mg 1'és 1,47 mg I, mig Pb esetében 362 mg 1'és 893 mg 1" (67. dbra).

A C minta kémhatasa a B meddoével hasonloan valtozik, és a nehézfém-koncentracio
ez esetben is akar tobb nagysdgrenddel meghaladja a savas kezelés soran kapott
értekeket (33-34. dbra), a Zn és Cd esetében a ndvekedés egy nagysagrendnyi, a Cu
esetében hatvanszoros, az Pb esetében pedig kimutatasi hatar alatti értékr6l 893 mg 1™

koncentraciora vald novekedés mérheto.
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67. dbra: 10> M Na,EDTA hatasa az oldatosszetételre lépcsos razatasos vizsgalat alapjan,
C minta

A B gorbe jellegét tekintve, a rovidebb idétartamu razatasi 1épcsék eredményeként
oldatba keriild anyagmennyiség novekvd tendenciat mutat egy adott értékig, ami a
komplexképzOk szadmara konnyen hozzaférhetd frakcionak felel meg, majd csokkenés
tapasztalhatd, ami a lassabban oldodo vegyiiletekbdl szarmaz6 utanpotlédasnak
tulajdonithato. Az utdnpotlodast igazolja, hogy a hosszabb idejli razatas eredményeként
novekvo, majd allandésuld koncentracidértékek mérhetok. A C mintara vonatkozd
gorbe jellege hasonléan magyarazhato, kiilonbség azonban, hogy a kezdeti rovid
id6tartamok csokkend koncentracioértékeket eredményeznek, azaz az oldddassal jard

egyensulyi folyamatok lassabban jatszodnak le, mint a B minta esetében.
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4.7. Novényzet — nehézfémtartalom kapcsolatrendszer elemzése

4.7.1. Banyameddo vegetdcidja

A banyamedddkon a vegetacio altalaban kevés fajbol és nagyszamu egyedbdl 4ll, ami a
Gyongydsoroszi banyameddékre szintén jellemzé (KOVACS és TAMAS, 2001b). A
sz¢lsOséges koriilményeket tiird fajok jelenlétével azonban idovel — a szervesanyag-
tartalom novekedésével — a kozeg talajtani szempontbol egyre kedvezébbé valik, ami a
vegetacio atstrukturadlodasat is eredményezi (SIEGHARDT, 1989). Az egymast kovetd

3 év azonos id6szakaban azonositott novényfajok listajat a 48. tablazat tartalmazza

(KOVACS és TAMAS, 2004).

48. tablazat: A I11. teriileten azonositott novényfajok egymast koveté 3 év azonos idészakaban
(2001-2003. szeptember)

fajnév (latin) fajnév (magyar) életforma tipus T W R TVK 2001 2002 2003
Agropyron repens kozonséges tarackbuza G 5 3 0 GY X
Anagallis arvensis mezei tikszem Th 6a 3 4 GY X X
Arrheanathelum elatius francia perje H Sa 5 4 TZ X
Artemisia absinthium fehériirdom Ch-H 6 3 4 GY X
Artemisia vulgaris feketelirom H(Ch) 5 4 0 GY X X
Betula pendula bibircses nyir MM-M3 3 4 0 E X X
Carduus acanthoides utszéli bogancs TH 6a 3 0 GY X

Carex hirta borzas sas G Sa 7 0 GY X
Centaurea jacea réti imola H Sa 6 0 TZ X X
Cerastium semidecandrum | homoki madarhur Th 6a 3 0 TP X X
Cirsium arvense mezei aszat G 5 4 0 GY X X X
Conium maculatum foltos biirok Th-TH Sa 5 3 GY X X
Convolvulus arvensis apr6 szulak H-G 0 3 4 GY X X
Dactylis glomerata csomos ebir H Sa 6 4 TZ X
Daucus carota murok Th-TH Sa 2 5 TZ X
Echium vulgare terjoke kigyoszisz TH 6a 3 0 TP X X X
Euphorbia cyparissias farkas kutyatej H(G) Sk 3 4 GY X X
Euphorbia seguieriana pusztai kutyatej H 6k 1 4 K X

Festuca heterophylla felemaslevelii csenkesz H Sa 4 3 K X X X
Festuca pratensis réti csenkesz H 5 7 4 E X X X
Fragaria vesca erdei szamoca H 5 5 3 K X

Lotus corniculatus szarvaskerep H Sa 4 0 TZ X
Lupinus albus fehér csillagfiirt H X

Medicago falcata sarkerep lucerna H 6k 3 4 TZ X
Medicago minima apr6 lucerna Th 7 2 4 TP X X
Melandrium album fehér mécsvirag Th-TH 5 4 0 G X X X
Plantago altissima magas utifil H Sa 7 4 TZ X
Plantago lanceolata landzsas utifii H Sa 4 0 TZ(K) X X X
Plantago major nagy utifli H Sa 7 0 GY X X
Plantago media réti atift H 5 5 0 TZ X X

Poa annua egynyari perje Th-TH 0 8 0 GY X X X
Poa nemoralis ligeti perje H 5 4 3 TZ X
Poa pratensis réti perje H 5 6 0 K X X X
Polygonum aviculare madar keseriifii Th 0 4 3 GY X X
Polygonum lapatipholium | lapuleveli keseriifii Th 0 9 3 GY X X
Potentilla reptans indas pimpo H 0 6 3 TZ X X X
Prunus spinosa kokény M Sa 3 3 TZ X X X
Pulmonaria officinalis orvosi tiid6éfi H Sa 6 3 K X
Robinia pseudo-acacia fehér akac MM 5 3 4 GY X X
Rubus ceasius hamvas szeder H-N 5 8 4 TZ X X X
Silene vulgaris holyagos habszekfii H(Ch) 5 3 4 K X X
Stellaria graminea réti csillaghtr H 5 4 3 TZ X X
Stellaria media tyukhar Th-TH 0 5 0 GY X

Taraxacum officinale pongyola pitypang H 0 5 0 GY X X X
Trifolium pratense vordshere H 5 6 3 TZ X X
Trifolium repens fehérhere H X

MM: fak; M: cserjék; N: félcserjék; Ch: Chamaephyta; H: Hemikryptophyta; G: Kryptophyta; HG: Hemigeophyta; TH:
Hemitherophyta; Th: Therophyta; T: h6haztartas; W: vizhaztartas; R: talajreakcio (kémhatas); TVK: természetvédelmi értékkategoria.

Forras: SIMON (1992)
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A harom egymast kovetd évben tortént felmérések eredményeit jellemzé Shannon-
Wiener indexek® — rendre 0,78; 1,19; 1,07 — nem elegendéek ahhoz, hogy a
diverzitasvaltozas trendjére kovetkeztethessiink. Osszefiiggéseket csak hosszi tavu
monitoring alapjan allapithatunk meg, igy a felmérés folytatasa az adott vizsgalati
teriileten tovabbi kutatdsaink részét képezi.

A novényzet térbeli mintdzatdnak valtozasa a felmérési idészak alatt nem valtozott
szamottevoen, ami arra enged kovetkeztetni, hogy a ndvényzettel nem boritott
teriiletegységek biogeokémiai sajatsagai extrémek, nem felelnek meg az el6fordulod

novényfajok igényeinek (68-70. dbra).

! ! 1‘4 (m)

2 4 6 8 10 12
68. dbra: Vegetacio térbeli mintazata (racsél 50 cm), 2001. szeptember (m: van névényboritas, o:
nincs névényboritas)

I T T I I I
2 4 6 8 10 12 14 (m)

69. dabra: Vegetacié térbeli mintazata (racsél 50 cm), 2002. szeptember (m: van néovényboritas, o:
nincs névényboritas)

2 4 6 8 10 12 14 (m)
70. abra: Vegetacio térbeli mintazata (racsél S0 cm), 2003. szeptember (m: van névényboritas, O:

nincs névényboritas)

A novényzet faji sszetételét tekintve megallapithato, hogy a mérsékelten szaraz (W=3)
¢s mérsékelten iide (W=4) ¢ldhelyeket kedvelé fajok a leggyakoribbak a vizsgalt
teriileten, amelyek — ha jellemzd — a kozel semleges (R=3) és enyhén meszes (R=4)

talajokat kedvelik. Az eléforduld fajok természetvédelmi értékkategoridk szerint

48

s
HS = _Z pilog pi; pi: adott faj relativ gyakorisaga

i=1
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dominansan degradaciora utald gyomok (GY) és zavartiré novények (TZ), a pionir
(TP) és kisérd (K) fajok kisebb gyakorisaguak. A tarsuldsalkotd fajok (E) csekély
szamabol kovetkezik, hogy stabil, természetvédelmi értékkel bird tarsulas a vizsgalt
tertileten nem jellemzo.

Az eléforduldo novényfajok R spektruma (71. abra) alapjan megfigyelhetd, hogy az
utobbi két évben az enyhén meszes talajt kedvelok nagyobb aranyban jellemzdéek, mint
a kozel semleges koriilményeket kedveldk, azonban trendet csak tovabbi eredmények
alapjan allapithatunk meg. A vizigényre utaldé W spektrum (72. dbra) szerint
szabalyszerli valtozds nem figyelhetd meg, 2001-ben az iide koriilményeket kedveld
fajok mutatkoztak a leggyakoribbnak, 2002-ben a mérsékelten szaraz klimat kedvelok,
mig 2003-ban a mérsékelten iide klimat kedvelok. A természetvédelmi értékkategoriak
valtozasat tekintve (73. dbra) megallapithatd, hogy a gyomokhoz képest a zavartiird

fajok aranya novekvo tendenciat mutat.

fajszadm
©

o 2001
0 L 2 Reértek 8 4 5 m 2002
-érté m 2003

71. abra: Fajszam R-érték szerint (0: nem jellemz6; 1: savanyu; 2: gyengén savanyu; 3: kozel
semleges; 4: enyhén meszes; 5: meszes, bazikus)
12

10 4

84

fajszam
[}

W-érték

72. abra: Fajszam W-érték szerint (0: extrém szaraz; 1: igen szaraz; 2: szaraz; 3: mérsékelten
szaraz; 4: mérsékelten iide; 5: iide; 6: mérsékelten nedves; 6: mérsékelten nedves; 7: nedves; 8:
mérsékelten vizes; 9: vizes)
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fajszam

21 02001
o @ 2002
’ 2003

GY Tz E P K

73. dbra: Fajszam természetvédelmi értékkategoria szerint (GY: gyom; TZ: zavartiir; E:
tarsulasalkotd; TP: pionir; K: kiséré; G: gazdasagi)

4.7.2. Novényzet — nehézfémtartalom — pH térbeli osszefiiggéseinek vizsgalata

A nehézfém-koncentracid és kémhatas térbeli mintdzata elemzésének célja a ndvényzet
eléfordulasat meghatarozo, illetve potencialisan korlatozd paraméter(ek) (Cu-, Pb-, Zn-
koncentracio, valamint kémhatds) szerepének meghatdrozasa. A vizsgalt teriileten a
novényélettani szempontbol esszencialis Cu €s Zn koncentracidja igen magas, igy
feltételezziik, hogy toxikus hatdsuk érvényesiil.

Az elemzés alapjat képezd nehézfém-koncentracid értékek lognormalis eloszlast
mutatnak. A becslését célzo interpolacidé a 74-77. abrakon feltiintetett
variogramfiiggvényekkel tortént. A tapasztalati félvariogramok alapjan megallapithato,
hogy a paraméterek térbeli tdvolsdga ardnyos a varianciaval, azaz érvényesiil a Tobler-
torvény. A krigeléshez hasznalt elméleti variogram matematikai egyenletei ennek
megfeleléen jol reprezentaljdk a teriilet tényleges szennyezettségét (KOVACS és
TAMAS, 2001c; TAMAS et al, 2002).

A nehézfém-koncentracio és a kémhatas értékek kozott az Pb esetében nincs

szignifikans korrelacid, mig a Zn és a Cu esetében rendre 0,546 (P<0,01) és 0,374
(P<0,01) a Spearman koefficiens (49. tabldzat).

7.4 Direction: 0.0 Tolerance: 90.0
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74. abra: pH térbeli eloszlasa, kisérleti és elméleti variogram
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75. dbra: Cu-koncentracio (mg kg™) térbeli eloszlasa,
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76. abra: Zn-koncentracié (mg kg") térbeli eloszlasa, kisérleti és elméleti variogram
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77. abra: Pb-koncentracio (mg kg'l) térbeli eloszlasa, kisérleti és elméleti variogram

A kémbhatas csOkkenésével a nehézfém-koncentracio csokkend tendenciat mutat, azaz a

nehézfém-kimosddas mértéke savas koriilmények kozott nagyobb. A pH csokkenése

emellett a kozegben a nehézfémek oldatbeli koncentracidjanak novekedését is

eredményezi, mivel az dsvanyi szilard formak oldhatdsaga nd.

49. tablazat: Nehézfém-koncentraciok és kémhatas kozotti korrelaciok,
r: Spearman Koefficiens, P: szignifikancia szint, N=315

Pb Zn Cu
pH r 0,093 0,546* 0,374*
P 0,098 0,000 0,000

* szignifikans korrelacio, P<0,01
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A vizsgélt II1. mintateriileten a vegetacid térbeli mintazata nem mutat fliggést a teljes
nehézfém-koncentraciotol. Hy érvényességének valoszinilisége (P) Cu, Zn, Pb és pH
esetében rendre 0,749; 0,263; 0,012 és 0,000, azaz a nullhipotézis a Cu és Zn esetében
nem vethetd el, az Pb esetében P<0,0] mellett nem vetheto el, a novényzettel fedett és
fedetlen teriileteken mért koncentracidértékek medidnja nem tér el szignifikdnsan. Az
eredmény egyezik példaul ROBERTS ¢és mtsai (2003) megallapitdsaval, alapja pedig,
hogy az oldatbeli koncentraciok adott pH mellett a szilard fazis mennyiségétol
fiiggetlen, egyensulyban alland6 értékkel jellemezhetéek az dsvanyi forma kontrollalt
rendszerekben (SALOMONS, 1995). A pH esetében a nullhipotézist azonban el kell
vetni, azaz a ndvényboritottsag szignifikansan fligg a teriiletrészen mért kémhatéstol, a
80. abra, 50. tablazat). A megallapitasok egybeesnek példaul WICKLAND (1989)
kutatasi eredményeivel (KOVACS és TAMAS, 2003a).
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78. dbra: Novényboritas (1: van, 0: nincs), 79. abra: Novényboritas (1: van, 0: nincs),
Pb-koncentracio és pH osszefiiggése Zn-koncentracio6 és pH osszefiiggése
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80. abra: Novényboritas (1: van, 0: nincs),
Cu-koncentracio és pH osszefiiggése
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50. tablazat: A névényboritis, nehézfém-koncentricié és kémhatis kapcsolatinak statisztikai
vizsgalati eredményei, Mann-Whithey-Wilcoxon proba

N medidn 95% konfidencia  99% konfidencia Mann-Whitney
intervallum intervallum teszt, P

Pbyogen 217 4739 4434-5074 4343-5198

Pbierien 104 5692 5099-6397 4925-6629 0,0121*%*
ZNfygen 217 12029 11178-12947 10922-13299

ZNfogetion 104 12030 9982-14342 9470-15146 0,2625
Clifegen 216 1780 1600-1989 1551-2055

Clifedetien 101 1974 1551-2430 1436-2610 0,7493
PHpogen 215 6,38 6,27-6,48 6,23-6,51

PHeietten 101 5,19 4,95-5,65 4,88-5,79 0,0000*

*szignifikans P<0,01; ** szignifikans P<0,05

A tobbszords regresszidanalizis eredményei szintén alatamasztjadk, hogy a
kémhatasviszonyok a meghatarozoak a ndvényboritottsdg szempontjabol, ramutatnak,
hogy a korrelaci6 szignifikans (P<0,01) és gyengének itélhetd (51. tablazat, 65. és 81-
84. dbra), a Cu-, Zn, Pb-koncentraciot és pH értéket figyelembe vevO linearis

Osszefiiggés esetében r=0,431, mig csak a kémhatés figyelembe vételekor r=0,439.

51. tablazat: A névényboritas, nehézfém-koncentracié és kémhatas regresszios osszefiiggései,
y(eldfordulas)=a [Pb] + b [Zn] + ¢ [Cu] + d pH + e; y=0 vagy y=1

n érték standard hiba T P ¥

1. modell 312 0,16

a -0,000015 0,000008 -1,80 0,073

b -0,000005 0,000003 -1,80 0,074

c -0,0000007 0,000013 -0,05 0,956

d 0,156 0,023 6,84 0,000%

e -0,083 0,134 -0,62 0,538
2. modell 316 0,12

d 0,13 0,02 6,53 0,000*

e -0,086 0,12 -0,72 0,474

*szignifikans P<0,01; ** szignifikans P<0,05

(m)
2 4 6 8 10 12 1
81. dabra: Elorejelzett névényboritas (2001) a nehézfém-koncentracié és kémhatas fiiggvényében

(racsél 50 cm) (m: van névényboritas, 0: nincs névényboritas)

T (m)
2 4 6 8 10 12 1
82. dbra: Elorejelzett novényboritas (2001) hibaja (maradékeértékek) a nehézfém-koncentracié és

kémhatas fiiggvényében (racsél 50 cm)
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83. abra: Elorejelzett novenyborltas (2001) a kemhatas fuggvenyeben (racsel 50 cm) (m: van, O
nincs)
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84. dabra: Elorejelzett novenyborltas (2001) hibaja (maradekertekek) a kemhatas fiiggvényében
(racsél 50 cm)

A fajok szamanak fiiggését tekintve cellanként a nehézfém-koncentraciotol és

kémhatastol, a 2001. szeptemberi adatokbol nyert eredmények szerint szintén

megallapithatd, hogy szignifikansan (P<0,01) a kémhatas a meghatarozé paraméter (52.
tablazat), azonban a korrelacios egyiitthatok értéke szerint nem allapithatdé meg linearis
Osszefiiggés a vizsgalt paraméterek ¢és a fajok szama kozott.

A kémhatds természetesen nemcsak a potencidlisan toxikus elemek vizben valo
oldhatosagat, és igy a novények altal felvehetd elemhanyadot hatdrozza meg, hanem

egy¢eb fiziologiai szempontbol 1étfontossagu talajtani jellemzot is.

52. tablazat: A fajszam, nehézfém-koncentracio és kémhatas regresszios osszefiiggései,

y(fajszam)=a [Pb] + b [Zn]+ c[Cu] +dpH + e
)

n erték standard hiba T P r
1. modell 312 0,13
a -0,00001 0,00002 -0,47 0,637
b -0,00002 0,000008 -2,59 0,010%*
c -0,000019 0,000036 -0,53 0,596
d 0,399 0,06 6,54 0,000*
e -0,68 0,36 -1,90 0,058
2. modell 316 0,085
d 0,288 0,053 5,39 0,000*
e -0,412 0,321 -1,28 0,201

*szignifikans P<0,01; ** szignifikans P<0,05

4.7.3. Novények elemfelvétele banyameddon
A novények hajtas- és gyokérrészében mért koncentracid értékeket Osszevetettiik a

novények gyokérzetének kornyezetében mért nehézfém-koncentracioval. Ez alapjan



megallapithat6, hogy a ndvény a talajban mérhetd nehézfémmennyiségbdl mennyit
képes felvenni.

A novények nehézfémtiir6-képessége fajonként és fémenként eltérd. Fémfelhalmozd
sajatossagaik vizsgalata alapjan az eredmények azt mutatjak, hogy az altalunk vizsgalt
novényfajok nagy nehézfémtiro-képességiick, amelyek emellett — a fitoextrakciod
szempontjabol fontos — nehézfém-akkumulalo sajatossagot mutatnak (53. tablazat).

A GUERRERO ¢s OLIVERA (1999) altal kozolt besorolds alapjan (54. tablazat)
megallapithatd, a magas nehézfém-koncentracidval jellemzett banyameddordl szarmazo
vizsgalt ndvényfajok magas koncentracioértékekkel jellemezhetdk az elemzésbe bevont
nehézfémek tekintetében, ami megfelel DJINGOVA ¢s mtsai (1993) szintén Pb- és Zn-
tartalmi banyamedddn végzett vizsgalati eredményeinek. Kiemelheté azonban az
egynyari perje, amelynek az Pb-akkumuldlo sajatsaga jelentds, mig a Zn- és Cu-
felvétele kisebb mértékii a magas kozegbeli koncentracid ellenére is. E megallapités

0sszhangban van az AKSOY ¢s mtsai (1999) altal talaltakkal.

53. tdbldzat: Osszes nehézfémtartalomra nézve felhalmozott mennyiségek atlag- és
szorasértékei az egyes fajok vizsgalt egyedei (N=5) esetében, mg kg
szarazanyag-tartalomra

Cu Zn Pb Cd
mezei tikszem (4Anagallis arvensis)
kozeg 1580+155 5968+160 4278+120 *
hajtas 208107 27224156 485140  17,1£5,8
gyokeér 11954961 7951+2846 3206+118  43,345,5
terjoke kigyoszisz (Echium vulgare)
kozeg 607130 18496+305 6099+185 *
hajtas 205+45 12244396  348+195  10,5+6,3
gyokér 130£108  1611£582  363+£300  9,3+£3.9
landzsas utifi (Plantago lanceolata)
kozeg 1828+165 161924280 7699+200 *
hajtas 144+£189 7384542  218+210 8,0+£5,2
gyokér 152139  1179+228  285+91 14+5,9
hamvas szeder (Rubus ceasius)
kozeg 2080+170 13888+270 4329+110 *
hajtas 42428 860+354 10990  5,9+0,32
gyokér 107433 1340+362  263+126 14+3,5
egynyari perje (Poa annua)
kozeg 1369+150 7724+180 4057+125 *
hajtas 9,6+8,4 104437 273£172  1,4+0,86
gyokeér 27£15 138461 4974613 2,8+2.0

* NITON terepi hordozhaté rontgenfluoreszcencias spektrométerrel nem mérhetd

54. tablazat: Novények leveleire jellemzé normalis és attél eltéré nehézfém-
koncentraci6 értékek (GUERRERO as OLIVERA, 1999)

elem alacsony normal magas hiperakkumulatorokra
koncentrdcio koncentrdcio koncentrdcio jellemzo koncentracio
(mg kg") (mg kg") (mg kg") (mg kg")
Zn 5-20 400 2000 10000 - 50000
Cd 0,03 -0,1 3 20 100 - 3000
Pb 0,01-0,1 5 100 1000 - 8000
Cu 1-5 25 100 1000 - 12500
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Ennek megfelelden, figyelembe véve a magas nehézfém-koncentracioji teriileteken
talalhatdé nagy fémtirdképességli novényekre BAKER (1981) altal javasolt két
alapmechanizmust megallapithato, hogy az egynyari perje kivételével a vizsgalt fajok
mind mutatnak Pb-, Cu-, Zn- és Cd-akkumuléacios hajlamot. Az egynyari perje csak az
Pb esetében mutat akkumulalé jelleget (KOVACS et al, 2002).

A gyokér- és hajtasrész kiilon tortént vizsgalataval meghatarozhatd a nehézfém-
feldusulas helye. A transzlokdcios sajatsdgok nagyobb mértékli differencialodést
mutatnak, mint az akkumulacios tulajdonsagok. Az atlagos koncentracioértékeket
figyelembe véve a mezei tikszem, a landzsas utifii és a hamvas szeder a vizsgalt
nehézfémeket nagyrészt a gyokérzetében akkumulédlja. A terjoke kigyoszisz ezzel
szemben a hajtasrészben akkumuldlja az dlmot, rezet és kadmiumot, és a cink esetében
is kozel azonos mértékii a gyokérzetben €s hajtasrészben felhalmozott Zn-koncentracio.
Az egynyari perje minden vizsgalt nehézfémet elsdsorban a hajtasrészében akkumulal

(55. tabldzat).

55. tablazat: Hajtas/gyokér nehézfém-koncentraciok atlagos aranya és szorasa az osszes
egyedet (5) tekintve
faj Cu Zn Pb Cd

mezei tikszem (4nagallis arvensis) 0,20+0,07  0,36+0,15  0,14+0,04 (0 38+0,08
terjoke kigyoszisz (Echium vulgare) 2,14£0,99  0,93+0,51 1,30+0,74  1,2440,60
landzsas utift (Plantago lanceolata) 0,69+0,44  0,58+0,32  0,79+0,62 (,58+0,33
hamvas szeder (Rubus ceasius) 0,40+£0,27  0,62+0,09 0,37+0,16 (,42+0,08
egynyari perje (Poa annua) 1,44+1,21 1,56+£0,78 3,18+2,70 1,21+1,55

4.8. Ero6zio okozta anyagmozgis, novénytakaroval valo fedés szerepe az
eroziovédelemben

Az er6zid elleni védelem a ndvényzettel vald betelepitést kovetden megvalosul, a
beszivargassal torténd szennyezOanyag-terjedés azonban csak az éghajlattél fliggd
mértékben csOkkenthetd. Vizsgalataink soran a kisérleti teriilet domborzati, hidroldgiai
¢és geologiai adottsagait figyelembe véve erdziomodellezéssel vizsgéltuk a nehézfémek
vizer6zié Utjan torténd migracidja okozta kdrnyezeti kockazatot, és megbecsiiltik a
kiilonboz6 lejtokategoriak, valamint ndvényboritottsag mellett és hidnyaban jellemzd
anyagmozgast, ¢és a potencialisan lemos6dd nehézfémhanyadot. A modell alapjat a
Széarazvolgyi-tarozd képezte, a meddé anyaga a modell bemend adatigényének
megfelelden elemzésre keriilt. A Szdarazvolgyi-taroz6 lefolyasviszonyai, és igy az

er6ziés nehézfém-migracioval veszélyeztetett teriiletrészek az altalunk Iétrehozott
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domborzati térkép alapjan itélheték meg (85. dbra) (TAMAS és KOVACS, 2003;
BURAI et al., 2004).

85. dbra: A Szarazvolgyi-tarozé lefolyasviszonyai domborzati térkép alapjan

A meddBanyag-veszteség (E, [t ha™' év']) szamitasat a Smith-Wischmeier 6sszefiiggés
(30. egyenlet) alapjan végeztiik:
E=RxKXLSxCxP (30)

ahol R a csapadékviszonyokat figyelembevevd erdzios tényezO, K az erodalhatosagi
tényezd, P a talajmiivelési tényezo, C a ,,nOvénytermesztés és gazdalkodas” tényezdje,
LS pedig a topografiai tényezé. Az R értéke 146,25 t ha™ év’', a szamitott erdzios index
(EI) 0,65-sz6r6se, ami az adott teriilet éghajlati adottsagai mellett 225 t ha™ év’'. A K
értéke banyamedddk esetében az elhanyagolhato humusztartalom, a gyakran finom
szemcsés szerkezet, ugyanakkor kozepes, kdzepesen gyors viznyeloképesség miatt
viszonylag alacsony értéknek adodik. A veszteségi értékeket K = 0,05; 0,1; 0,2 mellett
hataroztuk meg. A Szarazvolgyi-tarozo esetében a felszinen atlagosan a szemcseméret
5,82 %-a 100 pm alatti, mig a 100 um és 2 mm kozotti 53,12 %-ban (N = 30), ami az
Orléses-flotacios technologiabol adodik (56. tablazat). A humusztartalom atlagosan 0,2
%, a szerkezet finom szemcsés, valamint az anyag a vizvezeté-képességének (k ~ 10° m
s™) megfeleléen kdzepes viznyelé-képességi, igy a K értéke 0,05-nak adédik.

56. tablazat: Statisztikai adatok az éves atlagos medddveszteség szamitisahoz

szemcseméret, %

statisztikai mutatok <100 um 100 um -2 mm | [ojt55:50, fok  lejtéhossz, m
atlag 5,82 53,1 28,2 39,0
standard hiba 0,89 2,65 1,93 2,59
median 4,93 53,4 32,3 44,1
szOras 3,20 9,57 9,04 12,1
variancia koefficiens 3,20 9,57 9,04 12,1
elemzett mintaszdm 30 30 22 22
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A P értéke 1, mivel a baAnyamedddk esetében talajmiivelésrél nem beszélhetiink. Az LS
értéke a medddk esetében nagymértékben valtozhat, jellemzéen a rdvidebb
lejtéhosszak, és a nagyobb lejtdszogek fordulnak el a Szarazvolgyi-tdrozo esetében is
(56. tablazat). Ennek megfeleléen a klasszikus talajerozios értékparokat nagyobb
lejtészdgekre is extrapolaltuk (r* = 0,99) (86. dbra).

A novénytakardval vald fedés szempontjabdl figyelembe veendo a C tényezo, amelyet a
telepitésre keriilé novényfajok hatdroznak meg (57. tablazat). Az 58-60. tabldzatok e C
tényezd erodalt anyagmennyiségre gyakorolt potencidlis hatasat szamszerisitik, azaz
adott K erodalhatésagi tényezd mellett, a lejtéhossz ¢és lejtdszOog ismeretében
megbecsiilhetd az egyes novénytakard erdziovédelemben betdltott szerepének

nagysagrendje, hatasfoka.
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86. dbra: Kiilonbozo lejtohosszusaghoz és hajlasszoghoz tartozoé extrapolalt LS értékek

57. tablazat: C értékek védohatas szerint

telepitett novények tipusa védohatds szerint (8

fas iltetvények 0,6

jO véddhatasu lagyszari ndvények 0,01-0,05
kozepes véddhatasuak 0,1
gyenge védohatastiak 0,1-0,3
rossz védOhatasuak 0,3-0,6
ndveényboritas nélkiil 1

58. tablazat: Meddéanyag-veszteség [t ha” év'], K= 0,05

C
LS 2 5 10 15 20 25 30 35 40 45

0,01 0,15 0,37 0,73 1,10 1,46 1,83 2,19 2,56 2,93 3,29
0,05 0,73 1,83 3,66 5,48 7,31 9,14 10,9 12,8 14,6 16,5
0,1 1,46 3,66 7,31 10,9 14,6 18,3 21,9 25,6 29,3 32,9
0,2 2,93 7,31 14,6 21,9 29,3 36,6 43,9 51,2 58,5 65,8
0,5 7,31 18,3 36,5 54,8 73,1 91,4 109 127 146 164
1 14,6 36,6 73,1 109 146 182 219 255 292 329
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59. tablazat: Meddéanyag-veszteség [t ha” év'], K=0,1

C
LS 2 5 10 15 20 25 30 35 40 45

0,01 0,29 0,73 1,46 2,19 2,93 3,66 4,39 5,12 5,85 6,58
0,05 1,46 3,66 7,31 10,9 14,6 18,3 21,9 25,6 29,3 32,9
0,1 2,93 7,31 14,6 21,9 29,3 36,6 43,9 51,2 58,5 65,8
0,2 5,85 14,6 29,3 43,9 58,5 73,1 87,8 102 117 131
0,5 14,6 36,6 73,1 109 146 182 219 255 292 329
1 29,3 73,1 146 219 292 365 438 511 585 658

60. tablizat: Meddbanyag-veszteség [t ha” év'], K=10,2
C

LS| 2 5 10 15 20 25 30 35 40 45
0,01 059 1,46 293 439 58 731 8,78 10,2 11,7 13,2
0,05 293 731 146 219 293 366 439 512 585 658

0,1 5,85 14,6 29,3 43,9 58,5 73,1 87,8 102 117 131
0,2 11,7 29,3 58,5 87,8 117 146 175 204 234 263
0,5 29,3 73,1 146 219 292 365 438 511 585 658
1 58,5 146 292 438 585 731 877 1023 1170 1316

A meddbanyag-veszteség ¢€és a nehézfém-koncentracio értékek ismeretében
megbecsiilhetd a kornyezet adott id6tartamra esdé nehézfémterhelése. A becsléshez a
szamtani atlagokat vettilkk figyelembe (61. tdbldzat). Az Osszefiiggéseket a 62.
tablazatban foglaltuk 6ssze.

61. tablazat: Atlagos nehézfém-koncentracio értékek az Ercel6készité teriiletén

elem dtlagos nehézfém-koncentrdcio és szords
(N =30), mg kg’
Zn 292 +420
Pb 181 £ 187
Cd 17,9+ 13,5
Cu 113 £128

62. tabldzat. A kérnyezet medddanyag-veszteséggel jaré nehézfém-terhelése, kg ha™ év’!

nehézfém- anyagveszteség, t ha' év’

terhelés, 1 10 100 200 300 400 500 800 1000

kg ha' év”’
Zn 0,292 2,92 29,2 58,4 87,6 116 146 233 292
Pb 0,181 1,81 18,1 36,2 54,3 72,4 90,5 144 181
Cd 0,0179 0,179 1,79 3,58 5,37 7,16 8,95 14,3 17,9
Cu 0,113 1,13 11,3 22,6 33,9 45,2 56,5 90,4 113

A kornyezet meddbanyag-veszteséggel jard nehézfémterhelésének nagysagrendje
nyilvanvaléan azonos mértékben valtozik, mint maga a medddanyag-veszteség.
Szamitasaink szerint 1 t ha' év' meddéveszteség esetén az atlagos nehézfém-
koncentracidkat figyelembe véve a Zn-terhelés 292 g ha év™', az Pb 181 gha év'', a
Cu 113 gha” év’', a Cd pedig 17,9 g ha™' év’'. Kozepes védShatast névényzettel ezek
az értékek egy nagysagrenddel is csokkenthetok (C=0,1), a ndvényboritas szerepe tehat
az erdziovédelemben banyamedddk esetében szintén jelentds, mivel a szilard szemcsék

formdjaban torténd nehézfém-migraciéo nagymértékben csokkenthetd.
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4.9. FPXREF spektrometria alkalmazasi lehetoségei a kornyezetallapot-felmérésben

4.9.1. Matrixhatds

Az elemzések célja, hogy megallapitsuk, milyen biztonsdggal mérhetd FPXRF
modszerrel adott matrix mellett a mintak elemtartalma, illetve kovetkeztetheto-e a
mérési eredmények alapjan az ICP-OES moddszerrel meghatarozhato elemtartalom. Két
mérési modszer Osszehasonlitdsat végezziik és a statisztikai elemzéskor feltételezziik,
hogy az ICP-OES modszerrel meghatarozott adatok jol kozelitik a valos értékeket
(SHEFSKY, 1997), bar az utobbi méréseket megel6z6 H,O, — HNOs-as nedves
roncsolds szintén hibat okoz, mivel a szilikdtok feltardsa nem valdsul meg, mig a
FPXRF modszerrel ezek elemtartalma is detektalhato (DRAKE et al., 2003).

Az XRF esetében a viztartalom okozta hibat kikiiszoboltiik, egységesen szaritottuk az
elemzett mintakat. SHEFSKY (1997) szerint a FPXRF mddszer esetében a 0,25 mm-nél
kisebb szemcseméret elhanyagolhat6 hibat okoz. Az altalunk végzett mérések esetében
a szemcseméret a daralast kovetden 2 mm-nél kisebb volt, és a szemcseméret szerinti
eloszlas heterogén volt, ami az eredmények értékelésekor nem hagyhaté figyelmen
kiviil.

Az elemzés soran Osszevetésre a Cu-, a Zn-, és az Pb-koncentracio keriilt. Az FPXRF és
ICP-OES modszerrel meghatirozott elemtartalommal végzett regresszidanalizis
kimutatta, hogy a Zn-, Pb- és Cu-koncentraciok szignifikans korreldciéban vannak a
vizsgalt banyameddé-minta esetében (63. tdbldzat) (KOVACS és TAMAS, 2002a).

Az altalunk is alkalmazott két modszer 6sszehasonlitdsdnak eredményeként SHEFSKY
(1997) a szaritott, 0,25 mm szemcseméretii 7 mintara végzett elemzés soran az Pb-
koncentraciora a korrelacios egylitthatot 0,98-nek taldlta. Megallapitdsai szerint
el6készités nélkiil, az in situ mérések eredményeként r* = 0,74, mig més szennyezett
teriilet felmérésekor ugyanerre az osszehasonlitasra r° = 0,92, ebben az esetben az

elemzett mintdk szemcsemérete egységes ¢és kicsi volt dsszehasonlitva az el6zdéekkel.

63. tablazat: FPXRF és ICP-OES mddszerrel meghatirozott elemkoncentracié kapcsolata
banyameddé mintak esetében, linedris regresszié, Y=a+bX

elem egyenlet N standard T P P
hiba

Zn (ICP) = 66 + 0,998 (XRF) 55 a 142.8 0,46 0,644 094
b 0,035 28,53 0,000

Pb (ICP)=-62,4+ 1,21 (XRF) 42 a 52,41 -1,19 0,241 0,90
b 0,065 18,62 0,000

Cu (ICP) = 58,9 + 0,664 (XRF) 34 a 43,53 1,35 0,185 0,60
b 0,096 6,92 0,000
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Ugyancsak Pb-koncentraciora végzett elemzés eredményeként 50 adatparra r*= 0,92
érteknek adodott, ahol ARGYRAKI és mtsai (1997) ezt a talaj nedvességtartalmaval,
szervesanyag-tartalmaval valamint szemcseméret-eloszladsdval magyardztak. CLARK és
mtsai (1999) szintén ramutattak a mintak eldkészitésének jelentOségére az XRF
alkalmazasa esetében, ahol a korrelacios koefficiensek 0,75 és 0,92 kozott valtoztak in
situ mérések esetében, a kisebb mint 0,25 mm szemcseméretii mintakra = 0,92, mig
0,125 mm alatt r*= 0,99.

Az FPXRF ¢és ICP-OES modszerrel banyameddd mintdkban meghatdrozott
elemtartalomra végzett korreldcidanalizis ramutatott arra, hogy az elébbi modszer
megbizhatosaga példaul a Cu esetében fiigg a mintdk szerkezeti sajatsagaitol, mig a Zn
¢s Pb esetében kevésbé. A meghatarozott korrelacids egyiitthatok irodalmi értékektdl
valo eltérése emellett az altalunk vizsgalt mintdk nagy szemcseméretének is
tulajdonithato.

Az FPXRF ¢s ICP-OES modszer 6sszehasonlitdsakor talajmintak esetében igen szoros
korrelacié mutathato ki, az elemzett elemek esetében a determindcios egylitthatdo a Zn
esetén 0,998, az Pb esetén 0,99 (64. tablazat). A terepi hordozhat6 rontgenfluoreszcens
spektrométer tehat daralassal és szaritassal elokészitett szennyezett talajok teljes Pb- és
Zn-tartalmanak vizsgalatara megbizhatan alkalmazhat6 (KOVACS és TAMAS,
2002a).

64. tablazat: FPXRF és ICP-OES mddszerrel meghatirozott elemkoncentracié kapcsolata
talajmintak esetében, linedris regresszio, Y=a+bX

elem egyenlet N standard T P P
hiba
Zn (ICP)=0,33 + 1,09 (XRF) 13 a 5,530 0,06 0954 0,99
b 0,01552 70,44 0,000
Pb (ICP)=0,40 + 1,07 (XRF) 13 a 4,769 0,08 0934 0,99
b 0,03454 30,93 0,000

A vizsgalt két modszer Osszehasonlitasakor ndvénymintak esetében a determindcios
egylitthatd cinkre 0,92, rézre 0,69. Azonban a mintaszam novelésével pontosabb

eredmények varhatok (63. tablazat).

65. tablazat: FPXRF és ICP-OES médszerrel meghatarozott elemkoncentracié kapcsolata
novénymintak esetében, linedris regresszio, Y=a+bX

elem egyenlet N standard T P ¥
hiba
Zn | (ICP)=4,05+0,681 (XRF) 19 a 3,536 LIS 0268 0,92
b 0,04775 14,26 0,000
Cu (ICP) =- 1,64 + 0,255 (XRF) 9 a 2,233 -0,74 0,486 0,69
b 0,06395 3,99 0,005
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4.9.2. Nedvességtartalom hatdsa

A nedvességtartalom a rontgenfluoreszcencias mérések soran hibat okoz, novekedésével
csokken a detektalt elemtartalom, amit a karakterisztikus rontgensugdrzas vizben
torténd elnyelédése okoz. Elemektdl fiiggéen eltérdé determinacids egyiitthatdval
jellemezhetd a viztartalom és a mért koncentracioértékek kozotti osszefliggés. Linearis
kapcsolatot feltételezve az 1> az Pb, Zn (85-86. dbra) és Cu sorrendben csokken, és
elemenként a meghatdrozott mértékli viztartalom-ndvekedés a detektalt koncentracio
értékek adott mértékii csokkenését eredményezi. A szamitott regresszids egyenletek
alapjan megallapithatd tengelymetszet (a) tekinthetd a minta tényleges teljes

elemkoncentracidjanak. (66. tablizat) (KOVACS és TAMAS, 2003a).

20000 — 2500 —

mért koncentracio, mg kg
mért koncentracio, mg kg

4000 — 500 —
0 \ 17 17 7 0 \ \ I
0 4 8 12 16 20 0 4 8 12 16 20
viztartalom, % viztartalom, %
85. dbra: Zn-Koncentracié (mg kg”) a 86. dbra: Pb-koncentracié (mg kg™) a
viztartalom (%) fiiggvényében viztartalom (%) fiiggvényében

66. tablazat: FPXRF mddszerrel meghatarozott elemkoncentracio fiiggése a viztartalomtol,
linearis regresszié, Y=a+bX

elem egyenlet N standard T P ¥
hiba

Zn (Zn) = 15520 - 316 viztart % 30 a 510,7 31,59 0,000 0,81
b 49,07 -9,52 0,000

Pb (Pb) =2000 - 37,2 viztart % 30 a 24,43 81,89 0,000 0,90
b 2,347 -15,86 0,000

Cu (Cu) = 1306 - 17,7 viztart % 27 a 72,66 77,97 0,000 0,18
b 7,484 -2,36 0,026

Az egyes mintatipusok esetében a matrixhatds miatt a valos értékektdl eltéré mértékben
kiilonbozé eredményeket kapunk, igy a nedvességtartalomtol vald fliggésre
megallapitott matematikai Osszefiiggések is csak az adott, vizsgélt mintatipusokra
vonatkoztathatok. Ugyanakkor a részletes kornyezetallapot-felmérés soran nagy az
adatigény, és ha a szennyezett matrix szempontjabol homogén teriiletek lehatarolhatok,

a nedvességtartalom becslésével in situ nagy mintaszam mellett végezhetd felmérés.
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5. KOVETKEZTETESEK ES JAVASLATOK

A Gyongyosoroszin talalhatd Pb-Zn banyészati hulladékokkal terhelt teriileteken magas
nehézfém-koncentracio értékek mérhetok. A nehézfémek azonban foként ércek, illetve
vizben rosszul old6d6 csapadékok formdjaban fordulnak eld, ami kis mobilis hanyadot
feltételez. Ugyanakkor e mobilis hanyad a szilard fazisbol folyamatosan utanpotlodik, a
csapadékvizzel mobilizalodik és hosszu ideig terheli a kornyezetet.

A Dbanyameddokben taldlhatd nehézfémek kémiai kotésformait nagymértékben
befolyasolja a kémhatds, a szekvens extrakcidoval megallapitott kotésformak relativ
aranya hasonldé kémhatas mellett nem tér el jelentésen. A savas kémhatas a szulfidos
ércek oxidativ mallasanak kovetkezménye, igy meghatdrozza a masodlagos asvanyokat,
valamint eldsegiti a nehézfém-vegyiiletek oldhatdsagat és fokozza kimosodasanak
mértékét, ami meghatarozza az extrahalhat6 relativ elemtartalmat is.

A szekvens extrakcio eredményeként megallapithatd, hogy a kirdlyviz-oldhatdé hanyad
minden vizsgalt elemre jelentés az Ercelokészitd teriiletén talalhato savas meddd
esetében, ugyanakkor az Osszes Cd, Cu és Zn koncentraci6 alacsony, ami intenziv
mallasra és kimosodasra utal. A semleges kémhatasi medddk esetében mért aranyok
hasonldak, a Cd és Cu ¢és Pb a kirdlyviz-oldhat6 frakcioban mérhet6 jelents hanyadban,
ugyanakkor a novényzettel boritott Toka-patak menti meddd esetében az Pb a NaOH-
oldhat6 frakcidban is szdmottevd, ami a szerves komplex formak jelenlétére utal. A
semleges medddk esetében a Zn-tartalom az EDTA-oldhaté frakcioban magas, a
karbonatos asvanyok jelenléte korabbi SEM ¢és XRD vizsgalatok alapjan azonban nem
igazolhato, igy a frakcio altal reprezentalt kotésforma azonositasa tovabbi vizsgalatokat
igényel.

Az oldodasi-csapadékképzddési folyamatokat figyelembevevd szdmitdsok és az
elvégzett kisérletek eredményeit egyiittesen értékelve megallapithatd, hogy a Zn és Cd
mig a Cu és Pb esetében a kémhatas novekedésével kicsapddd Fe-hidroxidon vald
adszorpcid a csapadékképzdodési folyamatokkal egyiittesen hatarozza meg az oldatbeli
koncentracioértékeket. A modellszadmitdsok szerint a dominans specieszek a szabad
fémionok mellett a szulfidok mallasabol szdrmazd nagy koncentracioban jelenlévd
szulfat miatt az MSOy,q vegyiiletek. A modellben megéllapitottak alatdmasztasara

analitikai speciacidanalizis sziikséges, ami tovabbi vizsgalatok targyat képezi.
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A kimoso6das kinetikajara iranyul6 talajoszlopos vizsgalatok igazoltdk, hogy a medddk
esetében a kezdeti adszorbealt anyagmennyiség deszorpcidjat kovetden allandoésul a
nehézfém-koncentracio terhelés, amely a vizaramlasi paraméterek fliggvényében az
altalunk megadott elsérendii kinetikai 0sszefliggés szerint szamszerisitheto.

A vizsgalt semleges banyamedddk asvanytani dsszetétele a savas kémhatassal szembeni
pufferhatast meghatarozza. Igazolhat6, hogy a karbonatok pH 5,5-7 kozott kifejtett
pufferhatdsat pH 3 koriil az Al-szilikatok veszik at, és a vizsgalt mintakban a FeOOH
hatdsa nem mutathato ki az eredmények szerint. A savas kémhatasii meddd esetében
szamitott OH'-mennyiség csak az aktualis semlegesitheté H'-koncentracid
meghatarozasat jelenti, a savas oxidacio soran folyamatosan képzoédik H'.

A 10 M savas és lugos kezelés bizonyitja, hogy az alkalmazott sav- és lugmennyiség
hatdséra a vizsgalt szuszpenzi6é kémhatasvaltozasa csak kis mértékii, ami 6sszhangban a
modell szerint szamitottakkal, igy nem eredményez az oldatbeli nehézfém-
koncentraciokra nézve novekedést. A 1épcsds razatasos vizsgalattal, elkeriilve az oldat
telitett¢ valasat, az is megallapithatd, hogy a nehézfémek asvanyi formdbol vald
utanpotlodasa allandosuld, az oldatra nézve egyensulyi koriilmények kozott telitett
allapotot céloz.

A beszivargd csapadéknak kitett, valamint allandé vizhatas alatt all6 teriileteken a
nehézfémformak vizsgalati eredményei alapjdn megéllapithaté, hogy a domindns
asvanyok azonosak, illetve a XRD vizsgalat nem kelléen érzékeny az adott mintak
esetében a kiilonbségek kimutatdsara. A SEM/EDX alapjan az oxidativ mallasra
hajlamos pirit, galenit és szfalerit kis fajlagos feliiletli, igy kevésbé reaktiv mindkét
vizsgalt esetében. A pufferhatds szempontjabol meghatdrozd szerepli karbonéat-
asvanyok és Al-szilikatok, valamint a méasodlagos asvanyok (elsdsorban gipsz) jelenléte
mind SEM/EDX, mind pedig vizes extrakcids vizsgalatok alapjan igazolhato.

A vizes szuszpenziok kémhatasprofilja, valamint a szemcseméret-eloszlas alapjan
megallapithatd zonalitas szerint a vizhatds alatt 4116 teriileteken mélyebb rétegben alakul
ki az Un. geokémiai gat, azaz neutralizaciés zona, ahol a masodlagos asvanykivalas
kovetkeztében lecsokkend permedbilitas a savas oxidacié sebességét csokkenti, és igy a
pufferhatasu asvanyok elsésorban a még jelenlévd karbonatok, és az altaluk fenntartott
kozel semleges kémhatas mellett a nehézfém-vegyiiletek oldhatosdga is kicsi. A
zonalitast a nehézfém-koncentracié profilok is alatamasztjak. Osszevetve a kémhatds
profilokat, a telitett kozegben erOsen savas kémhatds és magasabb nehézfém-

koncentracio mérhetd, mint a haromfazisu rendszerben. Ennek tiikrében a banyameddok
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savas oxidaciojanak visszaszoritasat célzd vizzel vald elarasztdsos technoldgia
alkalmazhatdsagat elézetesen helyspecifikusan, elsdsorban a vizforgalom tekintetében
kell értékelni.

A biologiailag potencidlisan felvehet elemtartalom becslésére kidolgozott Lakanen-
Ervio extrakcidoval oldatba vihet6 elemhanyad a banyameddd mintak esetében
szignifikans korreldciot mutat a teljes elemkoncentraciojaval. Ez az adott
mintacsoportokban hasonl6 kotésformaknak tulajdonithato, azaz a pufferolt EDTA-val
oldatba vihetd elemhanyad, a hasonlé mértékii mallas kovetkeztében, azonos aranyokat
képvisel. A forrovizes extrakcid szintén a novények altal potencidlisan felvehetd
elemtartalom becslésére irdnyul, ahol az extrahalt elemhanyad megfeleltetheté az
adszorbedlt anyagmennyiségnek. A deszorpcioé Freundlich-féle izoterméval ithato le. A
nem pufferolt EDTA-s 1épcsds extrakcioval a kozegben adott kémhatds mellett
komplexkdtésbe vihetd elemhdnyad becsiilhetd, valamint az utanpotlédas dinamikéja. A
savas kémhatasu banyameddd minta esetében a komplexképzovel kioldodd elemhanyad
nem tér el az azonos mértékli kémhatasvaltozas mellett kioldhaté elemtartalomtol, mig a
semleges kémhatas mintakbol a Zn és Cd egy nagysagrenddel, a Cu és Pb tobb
nagysagrenddel nagyobb koncentracidban mérhet6 ¢és allandosuld értékhez tart.
felmérése kiegészitd adatokat szolgaltat a fitoremediacios technologidk sordn
potencidlisan alkalmazhatd novények azonositasahoz. Annak igazoldsa, hogy a
novényzet eléfordulasat szignifikdnsan a kémhatds hatdrozza meg, technologiai
szempontbol jelentds.

A béanyamedddkoén gyakori ndvényfajok nehézfémtartalmanak elemzésével
megallapithatd, hogy nagy nehézfémtird-képességiik mellett melyek mutatnak
akkumulacioés sajatsagot, és mely nehézfémek esetében. A transzlokacids sajatsagok
elemzésével a fitoextrakcids technoldgidkban potencialisan alkalmazhaté novényfajok
azonosithatok. Vizsgalataink eredményeként megallapitottuk, hogy a hamvas szeder
(Rubus caesius), a terjoke kigyoszisz (Echium vulgare), a mezei tikszem (Anagallis
arvensis) és a landzsas utifii (Plantago lanceolata) mutat Pb-, Cu-, Zn- és Cd-
akkumulacios hajlamot, mig az egynyari perje (Poa annua) csak Pb esetében mutat
akkumulalo6 jelleget. A transzlokéacids sajatsagokat tekintve a mezei tikszem, a landzsas
utifli és a hamvas szeder a vizsgalt nehézfémeket a gyokérzetében akkumulalja, mig a

terjOke kigydszisz és az egynyari perje a hajtasrészben.
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Kutatomunkank nem terjedt ki mikrobiologiai vizsgéalatokra, melyek az asvanyok
mallasdban, illetve a nehézfémek mobilizacidjaban jelentds szerepet toltenek be, a
témakor tovabbi kutatasok részét képezi.

A banyameddd kornyezetének erdzid okozta anyagmozgas becslésével megallapitott
nehézfémterhelése ndvényboritassal nagymértékben csokkenthetd, a ndvénytakaroval
valo fedés szerepe igy az erdzidvédelemben is szamottevd. A mintateriiletre
szamszerisitettiik a medddanyag-veszteséggel jaro kornyezeti nehézfémterhelést, amely
a sz¢élséséges szemcseméret-eloszlas, lejtéhossz- és lejtdszog-kategoriak kovetkeztében
térben tobb nagysagrend eltérést mutat. A novényboritds kozepes védohatasu
novényzettel a nehézfém-koncentracio értékek nagysdga miatt mégis jelentds, ami 1 t
ha™' év' meddéveszteség esetén az atlagos nehézfém-koncentraciokat figyelembe véve
(Zn-terhelés 292 g ha™ év’', Pb 181 gha év’', Cu 113 gha™ év', Cd 17,9 g ha™ év™)
egy nagysagrendi csokkenést jelent.

A kockézatelemzéshez, illetve karmentesitési technologia kivalasztasahoz ¢és
alkalmazdsdhoz az in situ szennyezettség-feltdras hatékony moddszere a terepi
hordozhat6 rontgenfluoreszcencids spektrometria, mely soran el6készités nélkiil, nagy
mintaszam mellett végezhetok mérések. Zn és Pb esetében a kapott adatok az ICP-OES
modszerrel mérhetd értékekkel — matrixtipusonként (banyameddod-, talaj- és
novénymintdk) eltérd — linedris dsszefliggésben vannak, igy a sziikséges kis szamu
laboratoriumi ellenérz6 méréssel — matrixspecifikusan — korrigalhatok az FPXRF
modszerrel mért értékek. A nedvességtartalom szintén linearis Gsszefiiggést mutat az
FPXRF modszerrel meghatarozott elemtartalommal, a Zn és Pb esetében az 0sszefiiggés
alapjan extrapolacioval kikiiszobolhetdé a nedvességtartalom mérés pontossagara

gyakorolt negativ hatasa.
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6. OSSZEFOGLALAS

Kutatasaink sordn a Gydngyosoroszi kozség kozelében taldlhatd Pb-Zn banyaszati

hulladékokkal terhelt teriiletek kornyezeti allapotara, valamint a banyameddd altal

okozott potencidlis kdrnyezeti kockazatra és a potencidlis csokkentési lehetdségekre

iranyul6 vizsgalatokat végeztink. A megallapitott eredmények egyrészt az adott

terliletre szolgaltatnak gyakorlatban hasznosithaté informacidkat, masrészt a vilagszerte

gyakori szulfidos banyamedddk okozta kornyezeti kockazat értékeléséhez kiegészitd

adatokat, illetve Osszefiiggéseket. Az eredmények az alabbiakban foglalhatok Gssze:

1.

A szekvens extrakcidés vizsgalatok alapjan megallapitottam, hogy a savas
banyamedddk Zn-, Cu-, Cd- és Pb-tartalma dontden a kiralyviz-oldhato frakcidban
jelenik meg, azaz szulfidos formaban jellemz6. A semleges kémhatdsu meddok
esetében ugyanakkor a Zn jelentds része EDTA-oldhatd. A ndvényzettel boritott
semleges medddk esetében emellett az Pb a NaOH-oldhaté frakcidban nagyobb

aranyban mérheto.

A talajoszlopos vizsgélatok alapjan megéllapitottam, hogy a medddk esetében a
kezdeti deszorpcids folyamatokat kovetden allandosul a kimosodd nehézfém-
koncentracio, valamint elsérendii kinetikai Osszefiiggés alapjan meghataroztam a
kimosodas mértékét.

A vizsgalt savas banyameddd vizes fazisdnak kémhatds fliggvényében
modellszamitassal kapott és mért elemtartalma alapjan megallapitottam, hogy a Zn
hatarozzak meg, mig a Cu és Pb esetében a kémhatéas novekedésével kicsapodo Fe-
hidroxidon val6é adszorpci6 a csapadékképzddési folyamatokkal egyiittesen

hatarozza meg az oldatbeli koncentracidértékeket.

A vizhatds alatt 4ll6 és haromfazisi banyameddd szelvényekben a nehézfém-
koncentracid, a szemcseméret-eloszlés ¢€s kémhatasprofil alapjan zonalitast
mutattam ki, és megallapitottam, hogy a vizhatas alatt allo teriileteken mélyebb

rétegben alakult ki a neutralizacios zona.

A banyameddd térbeli vegetaciés mintazata, valamint a nehézfém-koncentracio €s
kémhatas Osszefiiggéseit térinformatikai ¢és statisztikai elemzések alapjan

értékeltem, és igazoltam, hogy a névényzet eléfordulasat a kémhatés hatarozza meg.
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6. Szignifikdns korrelaciot mutattam ki a bioldgiailag potencidlisan felvehetd
elemtartalom becslésére kidolgozott Lakanen-Ervio extrakcioval oldatba vihetd

elemhanyad és a teljes elemkoncentracio kozott a vizsgalt banyamedddk esetében.

7. Megallapitottam, hogy savas kémhatasi medddk esetében a komplexképzdvel
kiold6dé elemhanyad nem tér el az azonos mértékii kémhatasvaltozas mellett
kioldhaté elemtartalomtdl, mig a semleges kémhatdsi meddobdl a Zn és Cd egy
nagysagrenddel, a Cu ¢s Pb tobb nagysagrenddel nagyobb koncentracidban mérhetd,
¢s az egyensulyi allapotot kozelitve allandosuld értékhez tart. A megéllapitds a
fitoremediacios, illetve kelatképzokkel eldsegitett fitoextrakcids technologiak

alkalmazhatdsadganak megitélésekor hasznosithato.

leggyakrabban el6forduld fajok akkumuléacids és transzlokacios tulajdonsagainak
szamszerisitésével hozzdjarultam a fitoremediacids technoldgidkban potencidlisan

alkalmazhaté névényfajokkal kapcsolatos ismeretek bovitéséhez.

9. Kidolgoztam az FPXRF spektrometridas modszer terepi alkalmazési feltételeit a
matrixhatas és a nedvességtartalom fliggvényében. Matrixtipusonként (banyameddd,
talaj és novény) meghatdroztam a Zn, az Pb és a Cu esetében az FPXRF és ICP-

OES modszerrel mért értékek kozotti matematikai 0sszefiiggéseket.
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