
173 - ♦ ISBN 978-80-89281-85-5 ♦ 

 

 
 
 

TOXICITA Cu, As a Sb NA HALDOVÝCH POLIACH V OBLASTI OPUSTENÝCH Cu-LOŽÍSK ĽUBIETOVÁ A ŠPANIA 
DOLINA 
 
COMPARISON OF Cu, As AND Sb SPECIATION AT DUMP-FIELDS IN THE AREAS OF ABANDONED CU-DEPOSITS 
ĽUBIETOVÁ AND ŠPANIA DOLINA 
 
Peter ANDRÁŠ - Juraj LADOMERSKÝ - Dagmar SAMEŠOVÁ - Miroslav RUSKO - Vojtech DIRNER - Jozef KRNÁČ 
 
ABSTRACT 

 
Ľubietová and Špania Dolina mining areas belongs to the most important Central European historic Cu-deposits. 
The ore mineralisation contain not only Cu but also toxic As and Sb which contaminate the country components. 
The pH/Eh diagrams enable informative indication of As speciation in sediments and soils in the surrounding of 
the abandoned deposits.  
The most important arsenic form in technogenous sediments of both studied ore fields Ľubietová and Špania 
Dolina is the less toxic As

5+
 speciation. The pH/Eh stability diagrams indicates predominantly occurrence of 

Fe(OH)4As, H2AsO4
-
, HAsO4

2-
 forms. Only in several few samples fall arsenic in samples  of technogenous 

sediments and soils to the As
3+ 

stability fields, e.g. to the Fe
2+ 

+ As
3+

(aq) field. 
Arsenic content in water depend on arsenopyrite and terahedrite decomposition. Its redeposition is realised by 
adsorpction on Fe-oxyhydroxides surface. As content is controlled also by next degradation of secondary As 
phases under changed thermodynamical conditions. 
In groundwater zastúpené the both main arsenic speciations (As

3+
 and As

5+
) approximatelly in a balanced 

portions. The As in samples fal mainly to the H2As
5+

O3
-
, HAs

5+
O4

2-
 and H3As

3+
O3

0
 stability fields. 

As speciation in surface water from both localities is in comparison with those of groundwater more close to the 
less toxic form As

5+
 (H2AsO3

-
, HAsO4

2-
, H3AsO3

0
). 

Technogenous sediments and water at Ľubietová and Špania Dolina are contamined by antimony. In sediments 
and in soil Ľubietová prevail antimony in less toxic degree Sb

5+
 and is present in SbO3

-
 form, while in dump-field 

and in tailing at Špania Dolina one part of samples characterised by Eh<0,1 values is concentrated in Sb
3+

 
stabilite fields of valentinite and antimonite.   
Both in groundwater and in surface water at both localities indicate application of pH/Eh stability diagrams 
presence of Sb predominantly in Sb4O6 and Sb2O3 forms, it means in form of more toxic Sb

3+
.  

The samples from Špania Dolina are in comparison with those from Ľubietová mowed down to more negative 
Eh values. 
 
Key words: copper, arsenic, antimony, pH/Eh stabilite diagrams,  speciation, toxicity 
 

 
Úvod 
 
 V okolí Ľubietovej a Španej Doliny sa medené rudy dobývali už v predhistorickom období. Koncom 15. 
storočia kúpila väčšinu baní nemecká bankárska rodina Fuggerovcov za podpory Jána Thurzu. V tomto období 
patrili miestne bane k najvýznamnejším medeným baniam Uhorska i Európy. Posledná baňa bola zatvorená v 
priebehu prvej svetovej vojny. Dnes na mieste starých baní nachádzame len rozsiahle haldové polia (Andráš et 
al., 2009). 
 Zmeny pH a Eh v technogénnych sedimentoch spôsobujú uvoľnenie ťažkých kovov (predovšetkým Cu, 
Fe, Cd, As, Sb, Pb, Zn, Mn, Ni, Co) z tuhej fázy, kde sa nachádzajú vo forme ťažšie rozpustných minerálov alebo 
v sorpčnom komplexe, do podzemnej a povrchovej vody. Mobilitu ťažkých kovov v roztokoch a komplexných 
zlúčeninách dokazuje aj vznik početných sekundárnych minerálov: karbonátov, fosforečnanov, síranov a oxidov (Andráš 
et al., 2009). Tieto sekundárne minerálne fázy vznikali predovšetkým v procese precipitácie z roztokov cirkulujúcich 
v technogénnych sedimentoch a pôdach ale aj v dôsledku oxidácie primárnych minerálov. Ich vznik kontroluje 
a spomaľuje migráciu ťažkých kovov, čo je dôsledkom ich stability v povrchových podmienkach (Ashley et al., 2003). 



174 - ♦ ISBN 978-80-89281-85-5 ♦ 

 

Z hľadiska environmentálneho rizika sú podľa Andráša et al. (2008) na študovanej lokalite najdôležitejšími 
toxickými kovmi Cu, As a Sb, ktoré predstavujú vážne nebezpečenstvo v dôsledku vysokotoxickej povahy svojich 
zlúčenín. Väčšina Cu v oblasti Ľubietovej a Španej Doliny pochádza z chalkopyritu – CuFeS2 a prevažná časť As a Sb 
z tetraedritu – (Cu,Fe,Ag,Zn)12Sb4S13. 

Poznatky o rôznej miere toxických účinkov a o kvalitatívne rozdielnych vplyvoch jednotlivých zlúčenín 
toxických kovov na živé organizmy viedli k snahám o špecifikáciu formy toxických kovov.  

 
Materiál a metodika 
 

 Z povrchu haldových polí Podlipa a Reiner v Ľubietovej (obr. 1) sa po celej ploche v pravidelnej sieti odobralo 
90 vzoriek technogénnych sedimentov. Z haldového poľa Maximilián (obr. 2) v Španej Doline sa odobralo 81 vzoriek. 
Každá vzorka vznikla homogenizáciou 8 – 10 vzoriek, spomedzi ktorých každá mala hmotnosť približne 2 kg následným 
rozkvartovaním takto získaného materiálu (ťažko zrozumiteľná veta). Výsledná vzorka mala hmotnosť asi 3 kg.  
 Vzorky povrchovej a drenážnej vody v oblasti Ľubietovej boli odobraté z horských potokov a močiarov 
v blízkostí ťažobných odvalov ako aj z potoka pretekajúceho obcou (obr. 1). Mapa odberových miest vzoriek 
vody a sedimentov v oblasti Španej Doliny je zobrazená na obr. 2. 
 V podzemných a povrchových vodách širšieho okolia haldových polí ako aj v drenážnych vodách perkolujúcich 
cez haldové sedimenty „in situ“ boli priamo pri odbere vzoriek stanovené hodnoty pH a Eh. Meralo sa v suspenzii 20 g 
vzorky a 50 ml destilovanej vody, resp. 1 M KCl podľa metodiky VanReeuwijka (1995) používanej pre zeminy a pôdy pH 
metrom WTW Multi 3420 s kombinovanou redox-elektródou SenTix ORP s referenčným systémom Ag/AgCl, ktorý 
obsahuje elektrolyt 3 M KCl.  
 

 
 

Obr. 1  Ľubietová; lokalizácia odberu vzoriek technogénnych sedimentov/pôdy a vody  
 
 V terénnych podmienkach boli vzorky sedimentov predbežne homogenizované a boli z nich odstraňované 
veľké kusy. V laboratórnych podmienkach sme vzorky homogenizovali, prípadne lyofilizovali. Na technických váhach 
sme odvážili 20 g na vzduchu vysušenej a cez sito s otvormi 2 mm preosiatej vzorky. Nasypali sme ju do 200 ml banky a 
zaliali 50 ml destilovanej vody. Banku sme uzavreli gumovou zátkou a trepali 5 minút. Po skončení trepania sme obsah 
banky preliali do 200 ml kadičky a pri sústavnom miešaní suspenzie odmerali Eh.  

Vzorky technogénnych sedimentov a pôdy sa analyzovali na ťažké kovy a celý rad ďalších prvkov. Analýzy sa 
uskutočnili z navážky 1 g vzoriek. Vzorky určené na stanovenie As a Sb sa roztavili za použitia prídavku zmesi 
metraborátu a tetraborátu Li a následne rozpustili v zriedenej kyseline dusičnej. Na stanovenie Cu sa 0,5 g vzorky 
lúhovalo horúcou lúčavkou kráľovskou. Analýza jednotlivých prvkov sa realizovala metódou ICP–MS v laboratóriách 
ACME Analytical Laboratories Vancouver Ltd. Kanada. Výsledné hodnoty stanovení jednotlivých kovov predstavujú 
priemernú hodnotu z dvoch kontrolných paralelných stanovení.  

Vzorky povrchovej a drenážnej vody boli stabilizované 10 ml.l
-1

 HNO3 a analyzované atómovou absorpčnou 
spektrometrickou analýzou s hydridovým systémom vo Výskumnom ústave vodného hospodárstva v Bratislave. 
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Obr. 2 Mapa odberových miest vzoriek technogénnych sedimentov/pôdy a vody  
v oblasti Španej Doliny 

 

Výsledky 
 

 Koncentrácie Cu, As a Sb v technogénnych sedimentoch, pôde, podzemnej, povrchovej a drenážnej vode na 
študovaných ložiskách sú značne variabilné (tab. 1). Táto nepravidelnosť obsahov je spôsobená nerovnomernou 
distribúciou sulfidických minerálov a sekundárnych minerálov, ktoré vznikli z degradovaných primárnych minerálov 
v procese zvetrávania.  

 
Tab. 1 Rozpätie koncentrácií v technogénnych sedimentoch/pôde, podzemnej a povrchovej vode na lokalitách 

Ľubietová a Špania Dolina 
 

Ľubietová Špania Dolina Krajinná 
zložka Cu As Sb Cu As Sb 

Technogénne 
sedimenty/pôda 

(mg.kg
-1

) 
621 – 16 250 10 – 504 7 – 138 386 – 4630 37 - 983 46,3 – 1403 

Podzemná voda 
(mg.L

-1
) 

6 – 131 0 – 61 6 - 131 0 – 311 3 – 28 0 - 311 

Povrchová 
a drenážna 

voda (mg.L
-1

) 
5 – 14 000 <1,0 – 61,5 0 – 14 000 22 – 429 0 – 150 22 - 429 

 
Meď v technogénnych sedimentoch/pôde z lokality Ľubietová spadá v pH-Eh diagrame podľa (Faithorneho et  

al., 1997; obr. 3A) prevažne do poľa stability Cu
2+

 (+Fe2O3) a len zanedbateľná časť vzoriek vykazuje trend k vystupovaniu 
v speciácii Cu

3+
 vo forme Cu2O3 a ako elementárna Cu

0
. V Španej Doline je časť vzoriek situovaná aj v stabilitných poliach 

Cu2SFe2O3, CuS + FeS2 (pyritu) a CuFeS2 (tj. v poli chalkopyritu). V podzemnej a povrchovej vode na ložisku Ľubietová 
prevažuje meď vo forme Cu2SFe2O3 , menej aj vo forme elementárnej Cu

0
 s limonitom (Fe2O3) a Cu2S s pyritom (FeS2). 

Údaje pH vs. Eh podzemnej i povrchovej vody zo Španej Doliny posúvajú vzorky mimo pH-Eh diagramu pre Cu-Fe-S- 
H2O systém (obr. 3B). 
 Grafy A a B (obr. 4, 5) dokumentujú zvetrávanie arzenopyritu v povrchových podmienkach za prítomnosti 
Fe

2+
(aq) a rozpustných As

3+
-zlúčenín. Tieto zlúčeniny sa vyskytujú v širokom rozpätí pH od 4 do 10. Jednotlivé zlúčeniny 

As
3+

 sa menia v závislosti od pH, pričom najstabilnejšou speciáciou výskytu arzénu (As
3+

) je forma H3AsO3. 
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 Pokiaľ aplikujeme výsledky stanovení Eh a pH v sedimentoch/pôde a vode zo študovaných lokalít na pH-Eh 
stabilitné diagramy systému As-Fe-O-S ako ich vypracovali Vink (1996) a Pokrovski et al. (2002), vidíme, že As vo 
vzorkách technogénnych sedimentov a pôdy spadá v Ľubietovej (obr. 4) i v Španej Doline (obr. 5) prednostne do 
stabilitných polí H2AsO4

-
, čiže ide o arzén v oxidačnom stupni As

5+
. V Španej Doline bol zaznamenaný aj menej významne 

zastúpený výskyt vzoriek spadajúcich do poľa stability auripigmentu – As2S3 a AsS2
-
 (obr. 5). Iné formy výskytu sú 

ojedinelé. 
 As sa v podzemnej vode v Ľubietovej vyskytuje podľa Vinka (1996) vo forme H3AsO3

0
, pričom väčšina vzoriek 

spadá mimo polí stability grafu (obr. 10 A). V pH-Eh diagrame podľa Pokrovského et al. (2002) spadá As do polí HAsO4
2-

 
a menej aj do poľa arzénu v oxidačnom stupni As

3+
: H3AsO3 (obr. 4 B). Väčšina vzoriek podzemnej vody zo Španej Doliny 

vykazuje tendenciu k stabilitným poliam As a AsH3(aq) (obr. 5 B).  
 

 
 

Obr. 3 pH-Eh stabilitný diagram pre Cu-Fe-S- H2O systém (upravené podľa Faithorne et  al., 1997) a výsledky 
meraní z lokality Ľubietová (A) a zo Španej Doliny (B). Vysvetlivky k obr. 3 – 7: 1 – technogénne sedimenty 

a pôda, 2 – podzemná voda, 3 – povrchová voda 

Obr. 4 Eh-Ph stabilitné diagramy systému As-Fe-O-S;  
A - Vink (1996); B - Pokrovski et al. (2002); Ľubietová, haldové polia Podlipa a Reiner 
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 Vzorky povrchovej vody z Ľubietovej spadajú prevažne do poľa H3AsO3(aq). As2S3 (obr. 4 A), resp. do polí HAsO4
2-
 

(As
5+

) a H3AsO3 (As
3+

). Niekoľko vzoriek spadá aj do poľa stability elementárneho As
0
 (obr. 4 B). V Španej Doline je situácia 

odlišná. As z povrchovej vody spadá do poľa AsS2 , As a AsH3(aq) (obr. 5 B). 
 Pokiaľ aplikujeme výsledky stanovení Eh a pH podzemnej vody na Eh-pH stabilitné diagramy systému As-Fe-O-S ako 
ich vypracoval (Ryu et al., 2002; obr. 6), vidíme, že As vo vzorkách technogénnych sedimentov a pôdy spadá v Ľubietovej 
bezmála výhradne (obr. 6 A) a v Španej Doline vo väčšine prípadov (obr. 6 B) do termodynamicky najstabilnejšieho poľa 
Fe(OH)4.As

5+
(aq). V Španej Doline sa na rozdiel od Ľubietovej zaznamenal v niekoľkých málo vzorkách aj výskyt arzénu 

v speciácii As
3+

 a to vo forme As
3+

(aq) i vo forme arzenopyritu (FeAsS; obr. 6 B). 
 

 
Obr. 5 Aplikácia Eh-Ph stabilitných diagramov systému As-Fe-O-S  

A - Vink (1996); B - Pokrovski et al. (2002) pre lokalitu Špania Dolina 
 
   

 
Obr. 6 Eh-Ph stabilitné diagramy systému Fe-H2O-S (Ryu et al., 2002); 

A - Ľubietová, haldové polia Podlipa a Reiner, B - Špania Dolina 
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 Väčšina vzoriek vody z Ľubietovej spadá do poľa stability As

3+
 (obr. 6 A). Arzén v oxidačnom stupni As

5+ 
sa 

vyskytuje len v dvoch vzorkách povrchovej vody. Väčšina vzoriek vody zo Španej Doliny sa vyznačuje nižšími hodnotami 
Eh (pod -0,4) ako vzorky z Ľubietovej a spadá mimo rozsah pH-Eh diagramu (obr. 6 B). 

  
 

Obr. 7 Eh-pH stabilitný diagram systému Sb-O-H-S (Vink, 1996);  
A – Ľubietová, B – Špania Dolina.  

 
V Ľubietovej i Španej Doline (obr. 7 A, B) je väčšina antimónu v sedimentoch a pôde tiež prítomná vo 

forme Sb
5+

 (SbO3
- 
) ale menšia časť vzoriek charakterizovaných hodnotami Eh <-0,1 spadá aj do stabilitných polí 

Sb
3+

, tj. polí valentinitu a antimonitu. Len jedna vzorka zo Španej Doliny je lokalizovaná do stabilitného poľa 
elementárneho Sb (obr. 7 B). 

 

 
 

Obr. 8 Eh-pH diagram pre dominantné formy Sb vo vodnom prostredí pri 25°C koncentrácií rozpusteného Sb 
2,9.10

-10
mg.l

-1
 (upravené podľa Krupka a Serne, 2002). 

Vysvetlivky: Ľubietová 1 – podzemná voda, 2 – povrchová voda, Špania Dolina  
3 – podzemná voda, 4 – povrchová voda 
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Podmienky podzemnej i povrchovej vody na obidvoch lokalitách indikujú prevažne prítomnosť Sb4O6 
a Sb2O3 (obr. 7 A, B) a Sb(OH)3

0
(Aq), HSb2S4

-
 a Sb2S4 foriem (obr. 8; Krupka a Serne, 2002), čiže toxickejšieho 

Sb
3+

, pričom vzorky zo Španej Doliny sú voči vzorkám z Ľubietovej (predovšetkým na Vinkovom diagrame, obr. 
7) posunuté k zápornejším hodnotám Eh (obr. 7, 8). 
 
 
Diskusia 
 

Meď patrí medzi prvky, ktoré sú pre človeka na jednej strane esenciálne (obsahujú ju mnohé metaloenzýmy), na 
druhej strane potenciálne toxické, napr. blokuje membránový proces (Kafka a Punčochárová, 2002), ale znižuje koreňové 
prírastky rastlín (decrease root elongation; Meier et al 2012). V prírode sa vyskytuje najmä vo forme sulfidov: kovelit CuS, 
chalkocit Cu2S, chalkopyrit CuFeS2, bornit CuFeS3, v podobe oxidov a hydroxid-uhličitanov: tenorit CuO, kuprit Cu2O, 
malachit Cu2CO3(OH)2, azurit Cu3(CO3)2(OH)2 (Bencko et al., 1995). Celková koncentrácia medi v sedimentoch alebo pôde 
bola výrazne vyššia ako napr. na starej medenej bani v Anglesey (Wilson a Pyatt, 2007).  

Koncentrácia medi v povrchovej vode skúmanej lokality sa pohybovala vo veľmi širokom rozpätí 5 až 14000 mg.L
-

3
. Podľa Pittera (1990) sa v prírodných vodách z rozpustných foriem Cu vyskytuje jednoduchý hydratovaný ión Cu

2+
, 

uhličitanové komplexy [CuCO3(aq)]
0
, [Cu(CO3)2]

2-
 a hydrokomplexy [CuOH], [Cu(OH)2(aq)]

0
, [Cu(OH)]

3-
 a [Cu(OH)4]

2-
. Štúdium 

speciácie Cu na študovaných lokalitách Ľubietová a Špania Dolina poukázalo v technogénnych sedimentoch a pôde na 
prítomnosť medi hlavne v oxidačnom stupni Cu

2+
 v koexistencii s oxidmi Fe (limonitom – Fe2O3), len menej v oxidačnom 

stupni Cu
3+

 (Cu2O3), prípadne ako elementárna Cu
0
. Výskyt všetkých uvedených minerálnych foriem vystupovania 

potvrdzuje aj mineralogický výskum (Andráš et al., 2008).  
Vo vode na ložisku Ľubietová prevažuje meď vo forme Cu2SFe2O3, menej aj vo forme Cu

0
 (s limonitom – Fe2O3) 

a Cu2S (s pyritom – FeS2). Výskyt limonitu (hydrogoethitu – Fe2O3.nH2O) v podzemnej i povrchovej vode sa zistil rtg-
difrakčnou analýzou v odparku vôd (Andráš et al., 2008). Výskyt pyritu sa síce nepotvrdil, jeho prítomnosť je však 
vzhľadom na minerálne zloženie rúd rovnako možná.  

Arzén sa v rýdzej forme sa vyskytuje zriedkavo, v prírodných podmienkach vystupuje v oxidačnom stupni As
-3 

As
0
, As

3+
 a As

5+
. Spomedzi anorganických foriem arzénu sa v prírode najčastejšie stretávame s arzeničnanmi 

a arzenitanmi, pričom arzenitany predstavujú nebezpečnejšiu formu, pretože je toxickejšia a mobilnejšia (Lin a Puls, 
2000). Obidve tieto formy môžu tvoriť metylované zlúčeniny (mono- di- a trimetylarzén), čím prechádzajú na menej 
toxické formy (Matschullat, 2000). Najbežnejšie sa As vyskytuje vo forme komplexných iónov (Fergusson, 1990). 
Najmobilnejšou formou je As

3+
. Vo forme katiónu As

3+ 
často zastupuje Fe

3+
 alebo Al

3+ 
v kryštálových mriežkach silikátov, 

alebo v oxidoch železa (Marsina, 1999). Tento môže oxidovať na menej mobilnú formu As
5+ 

(Bowel, 1994; Inskeep et al., 
2002).  

Arzén v pôde a vodách je závažným problémom mnohých lokalít s negatívnym dopadom na zdravie človeka 
a zvierat (Baig a Kazi, 2012. Rana et al, 2010. Talukder et al., 2012). Hlavným zdrojom arzénu sú sulfidické minerály, 
v ktorých je prítomný v elementárnej forme alebo vo forme zliatín, v arzenidoch Cu, Ni, Pb, Fe a predovšetkým 
v sulfidoch (arzenopyrit, kobaltit, proustit, enargit, tennantit), sulfosoliach kovov ako Cu, Pb, Fe, Ag, Ti, v oxidoch (napr. 
arzenolit – As2O3) arzenitanoch, arzeničnanoch, ale okrajove aj v kremičitanoch. Podľa tradičných názorov sa pri 
zvetrávaní arzénové rudné minerály ľahko oxidujú, pričom arzén prechádza z foriem s nižším oxidačným stupňom (As

0
, 

As
+
, As

3+
) na As

5+
, tvoriac zlúčeniny kyseliny arzeničnej. Táto je rozpustná vo vode, ale len zriedka môže migrovať na 

väčšie vzdialenosti, pretože rýchlo reaguje s katiónmi kovov a arzén sa viaže vo forme rozličných arzeničnanov (Lin 
a Puls, 2000).  

Nové termodynamické údaje (Pokrovski et al., 2002) poukazujú na vyššiu stabilitu arzenopyritu v povrchových 
podmienkach ako sa  v minulosti predpokladalo. Jeho oxidáciou v prítomnosti vody vznikajú oxyhydroxidy As

+
, As

3+
, As

5+
, 

sírany, tiosírany a polysulfidy (Nesbitt et al., 1995). Najrozšírenejším stabilným produktom oxidácie arzenopyritu je 
arzeničnan Fe

3+
 skorodit - FeAsO4.2H2O (Dove a Rimstib, 1985). 

Údaje O′Neilla, (1990), že arzén v pôdach a sedimentoch nevytvára samostatné katióny ale vystupuje 
vo forme arzeničnanov (As

5+
), čiastočne aj toxickejších a mobilnejších arzenitanov (As

3+
), je v súlade 

s výsledkami z Ľubietovej a Španej Doliny. As
5+

 je prítomné aj v podobe (H2AsO4)
-
 a As

3+
 vo forme (H3A3O3)

0
, 

pričom (H3AsO3)
0 

je dominantné len pri nízkom pH a nízkom Eh a mobilita arzénu je priamo úmerná 
koncentrácii As a nepriamo úmerná času a koncentráciám Fe a Al. 

Ak zohľadníme teoretické východiská Vinkovej práce (Vink, 1996) a uplatníme ich pre podmienky 
haldových polí v okolí Ľubietovej i Španej Doliny, možno vysloviť predpoklad, že značná časť As v drenážnej 
vode perkolujúcej technogénne sedimenty banských depónií súvisí s oxidáciou As-obsahujúcich minerálov, 
hlavne však tetraedritu a arzenopyritu, kontroluje ho však aj sorpcia As na hydrogoethit a pravdepodobne aj 
oxyhydroxidy Fe (porovnaj Andráš et al., 2008) a dekompozícia sekundárnych fáz pri zmene pH-Eh podmienok.  
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Toxicita As vzrastá v nasledovnom poradí: organické zlúčeniny As
5+

 - arzeničnany, anorganické zlúčeniny 
obsahujúce As

5+
, organické zlúčeniny As

3+
 – arzenitany, anorganické zlúčeniny As

3+
 – arzány, pričom zlúčeniny As

3+
 sú asi 

päťkrát až desaťkrát toxickejšie ako zlúčeniny As
5+

 (Virčíková a Pálfy, 1997; Lin a Puls, 2000), ale As
5+

 má výraznejšie 
karcinogénne účinky. As

3+ 
i As

5+
 môžu tvoriť metylované zlúčeniny (mono- di- a trimetylarzén) a to rovnako 

v terestrickom ako aj v marinnom prostredí, čím prechádzajú na menej toxické formy (Matschullat, 2000). Keďže 
u väčšiny vzoriek vody z obidvoch študovaných lokalít, rovnako podzemnej ako povrchovej, pH-Eh diagramy indikujú 
možnosť výskytu toxickejšej speciácie As

3+
, bude potrebné tejto otázke v budúcnosti venovať zvýšenú pozornosť. 

Antimón sa v prírode vyskytuje predovšetkým vo forme sulfidov prípadne oxidov Sb
3+

 a Sb
5+

, najčastejšie ako 
oxid antimonitý Sb2O3, sulfid antimoničný Sb2S5 (zlatá síra) a chlorid antimonitý SbCl3 (Bencko et al., 1995). Mechanizmus 
oxidácie Sb

3+
 na Sb

5+
 je kontrolovaný pH. Tento proces je pomalší ako pri oxidácii mnohých ďalších kovov (napr. Mn, 

Fe...) Sb
3+

 a môže byť stabilizovaný aj v dôsledku vzniku komplexných zlúčenín (Leuz a Johnson, 2005). Dokáže sa v pôde 
silno viazať na častice obsahujúce železo, mangán alebo hliník. Z pôdy sa ďalej dostáva aj do potravinného reťazca 
(Smichowskia, 2008).  

Zlúčeniny antimónu sú o čosi menej toxické ako zlúčeniny arzénu. Svojím účinkom sa Sb podobá arzénu, avšak 
otravy antimónom bývajú ľahšie hlavne preto, že sa jeho zlúčeniny pomalšie vstrebávajú. Rozpustné zlúčeniny 
v tráviacom trakte hydrolyzujú, nerozpustné sú málo toxické. Elementárny Sb je toxickejší ako jeho soli. Antimonité 
zlúčeniny Sb

3+
 sú desaťkrát toxickejšie ako antimoničné zlúčeniny Sb

5+
 (Smichowskia, 2008) a metylované formy Sb sú 

menej toxické ako jeho anorganické soli. Sb
3+

 je výrazne karcinogénny (Melicherčík a Melicherčíková, 1997).  
 Sb

3+
 aj Sb

5+
 existujú v prírodných podmienkach v rozpustných formách: Sb

5+
 ako Sb(OH)6

-
 a Sb

3+
 vo forme 

Sb(OH)3 (Filella et al., 2002). Vink (1996), naopak, uvádza, že posledne menovaná hydroxidová forma výskytu antimónu - 
Sb(OH)3 je metastabilná a preto s ňou vo svojej štúdii neuvažuje. SbO3

-
 prevláda nad pevným Sb2O5, čo nie je prírodný 

minerál a ide o metastabilnú zlúčeninu. Značne rozsiahle pole SbO3
-
 vysvetľuje nielen vznik početných minerálov 

(tripuhyitu - FeSbO4, bindheimitu - Pb2Sb2O6(O,OH), romeitu - (Ca,Fe,Mn,Na)2(Sb,Ti)2O6(O,OH,F), melanostibitu - 
MnSb0.6Fe0.4O3 a bystroemitu - MgSb2O6) ale aj relatívnu mobilnosť Sb.  

Antimón vo vodách obvykle vystupuje ako Sb
3+

, Sb
5+

, CH3SbO(OH)2 a (CH3)2Sb(OH). Podľa Roddick-Lanzilotta et 
al. (2002), Smedleyho a Kinniburgha (2002) ako aj podľa Vinka (1996) je antimón vo vodnom prostredí menej mobilný 
ako As a pri nízkom pH rýchlo vypadáva z roztoku v dôsledku adsorpcie na hydrogoethit, Fe-oxyhydroxidy, prípadne 
vstupuje do skoroditu v Fe-bohatých systémoch (Filella et al., 2002). Sb

3+
 i Sb

5+
 vytvárajú na povrchu hydrogoethitu a Fe-

hydroxidov komplexné zlúčeniny, v dôsledku čoho možno podľa Lalínskej (2009) predpokladať, že časť Sb je vo vodnom 
roztoku prítomná vo forme Sb4O6 a SbO3

-
 častíc < 0,4 μm. Tento jav na študovaných lokalitách opísal aj Andráš et al. 

(2010). Sb
3+

 sa najlepšie sorbuje pri pH 3 – 12, kým k maximálnej sorpcii Sb
5+

 dochádza pri pH < 7. Na povrchu 
hydrogoethitu a Fe-hydroxidov môže hlavne v rozmedzí pH 3 – 5,9 v priebehu niekoľkých dní dochádzať k oxidácii Sb

3+
. 

Pri pH ~ 9 dochádza k jeho mobilizácii a uvoľňovaniu do roztoku, kým pri pH < 7 ostáva viazaný na povrchu Fe-oxidov 
(Leus et al., 2006).  

V Ľubietovej i Španej Doline je prevažná väčšina antimónu v sedimentoch a pôde prítomná vo forme 
menej toxickej speciácie Sb

5+
 (SbO3

- 
). Vo vodách má podľa pH-Eh diagramov prevahu toxickejšia forma Sb

3+
. Túto 

formu vystupovania Sb možno očakávať predovšetkým v podzemných vodách a vo vodách s nižšími hodnotami Eh 
(<0,1), pričom vzorky zo Španej Doliny sú voči vzorkám z Ľubietovej posunuté k zápornejším hodnotám Eh. 

Brookins (1986) predpokladá, že v oxidačných podmienkach je Sb nemobilný a precipituje vo forme Sb2O4 
(cervantit) alebo Sb2O5. Keďže Sb sa pomerne dobre sorbuje na povrch Fe oxidov a oxyhydroxidov, možno 
predpokladať, že časť Sb je vo vodnom roztoku prítomná vo forme častíc goethitu < 0,4 μm (Lalínska, 2009). Už aj 
Andráš et al. (2008) poukázal na to, že antimón na predmetných ložiskách pomerne rýchlo precipituje a je 
imobilizovaný.  

Speciácie Cu, As a Sb na základe údajov z pH-Eh diagramov majú len orientačný charakter, pretože tieto 
rovnovážne diagramy platia len pre uzavreté systémy, pre ktoré boli vypracované. Napriek orientačnému charakteru 
údajov však umožňujú sledovať trendy speciácie sledovaného prvku v prírode a usudzovať na riziko toxicity. 

V Európskej únii sa venuje veľká pozornosť znižovaniu úrovne kontaminácie poľnohospodársky využívanej 
pôde (European Commission 2006: Impact assessment of the thematic strategy on soil protection. Document 
accompanying the thematic strategy for soil protection, communication from the commission to the council, to the 
European parliament, the economic and social committee and comittee of the regions, European Commission, Brussels). 
Zároveň sa v Európskej únii a USA veľa diskutuje o opodstatnenosti limitných hodnôt celkového arzénu a antimónu vo 
vode pre ľudskú spotrebu. Pre As stanovená na úrovni 10 µg.L

-1
 a u Sb limitná hodnota v súčasnosti chýba. Prebiehajú 

rôzne epidemiologické výskumy, ktorých cieľom je získať dostatočné množstvo kvalitných údajov, ktoré by potvrdili resp. 
vyvrátili oprávnenosť tejto hodnoty (Kafka a Punčochářová, 2002).  

 
Limitné hodnoty rizikových látok v poľnohospodárskej pôde sú pre skúmané prvky Cu a As podľa prílohy č. 2 

k zákonu SR č. 220/2004 Z.z. sú takéto: 
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Limitná hodnota [mg.kg
-1

] Pôdny druh 

Cu As 

Piesočnatá, hlinito-piesočnatá 30 10 

Piesočnato-hlinitá, hlinitá 60 25 

Ílovito- hlinitá, ílovitá, íl 70 30 

 
Z výsledkov meraní obsahov kovov v skúmaných technogénnych sedimentoch a pôdach (tab. 1) vyplýva, že 

obsahy Cu sú v niektorých prípadoch prekročené takmer o 2 rady. Obsah As je v niektorých prípadoch prekročený o viac 
než 1 rad. Koncentrácie As nie sú zatiaľ limitované. 

 
Z tab. 1 ďalej vyplýva, že najmä koncentrácia Cu v povrchovej vode môže byť vážnym a dlhodobým 

problémom. 
 
Závery 
 
 pH/Eh diagramy umožňujú orientačne indikovať speciáciu Cu, As a Sb v sedimentoch a vo vode v okolí 
opustených Cu-baní.  
 Cu sa v technogénnych sedimentoch a pôde vyskytuje prevažne vo forme Cu

2+
 a len okrajovo ako Cu

3+
 

(Cu2O3) a Cu0. V podzemnej i povrchovej vode spadá väčšina vzoriek do poľa stability Cu2SFe2O3 (a len ojedinele 
do poľa stability Cu

0
). 

 Najčastejšou speciáciou arzénu v technogénnych sedimentoch obidvoch študovaných rudných revíroch 
Ľubietová a Špania Dolina je menej toxický As

5+
, pričom pH-Eh stabilitné diagramy indikujú prevažne výskyt 

foriem Fe(OH)4As, H2AsO4
-
, HAsO4

2-
. As vo vzorkách pôdy a technogénnych sedimentov spadá do poľa stability 

toxickejšej formy As
3+ 

(napr. do poľa Fe
2+ 

 + As
3+

aq) len mimoriadne zriedka. 
 Obsah arzénu vo vode súvisí s dekompozíciou arzenopyritu a teraedritu. Jeho redepozícia sa 
uskutočňuje adsorpciou na povrchu Fe-oxyhydroxidov. Obsah As kontroluje aj následná degradácia 
sekundárnych fáz As pri zmene podmienok.  
 V podzemnej vode sú zastúpené obidve speciácie arzénu (As

3+
, As

5+
) približne rovnakým dielom. Vzorky 

spadajú hlavne do polí stability H2As
5+

O3
-
 HAs

5+
O4

2-
 a H3As

3+
O3

0
. 

Speciácia As v povrchovej vode na obidvoch lokalitách je posunutá voči podzemnej vode k menej toxickej forme 
As

5+
 (H2AsO3, HAsO4

2-
, H3AsO3

0
)  

Technogénne sedimenty i voda na lokalitách Ľubietová a Špania Dolina sú kontaminované antimónom. 
V sedimentoch a v pôde na lokalite Ľubietová prevláda antimón v menej toxickom oxidačnom stupni Sb

5+
 

a vystupuje vo forme SbO3
-
, kým v haldovom poli a odkalisku na Španej Doline  menšia časť vzoriek 

charakterizovaných hodnotami Eh < 0,1 spadá aj do stabilitných polí Sb
3+

, tj. polí valentinitu a antimonitu.   
V podzemnej i povrchovej vode na obidvoch lokalitách indikujú pH-Eh stabilitné diagramy prevažne 

výskyt Sb vo formách Sb4O6 a Sb2O3, čiže toxickejšieho Sb
3+

. 
 Formy Cu, As a Sb sú na lokalite Špania Dolina voči lokalite Ľubietová posunuté pomerne výrazne 
smerom k nižším hodnotám Eh.  
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