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ВСТУП

Актуальність теми. В останні десятиріччя мембранні методи опріснення

(зворотний осмос - ЗО, нанофільтрація - НФ, електродіаліз - ЕД ) отримали

широке практичне використання у всьому світі для одержання води питної якості

із солонуватих підземних та морських вод, забруднених прісних вод, а також для

очищення стічних вод. Це обумовлено істотним антропогенним навантаженням

на традиційні джерела питного водопостачання та зростанням дефіциту прісної

води.

Збільшення масштабів застосування вказаних методів та різноманіття

природних вод за хімічним складом обумовлюють гостру актуальність

досліджень специфічної поведінки в процесах мембранного розділення різних

мікрокомпонентів, які, не дивлячись на низькі концентрації, можуть бути

небезпечною складовою питної води. Наявний у наш час досвід практичного

використання мембранних систем та результати наукових досліджень не

дозволяють прогнозувати якість пермеатів та діалізатів за вмістом більшості

мікрокомпонентів у залежності від складу вихідної води, природи мембран,

параметрів обробки, в той час як по відношенню до макрокомпонентів вказане

завдання є практично вирішеним.

Особливе місце серед характерних для природних вод мікроелементів

займають манган, бор та арсен, концентрація яких у підземних та поверхневих

водах часто перевищує нормативи для питної води як за рахунок природного, так

і антропогенного надходжень. Рядом сучасних досліджень встановлена

нейрологічна, загальнотоксична, ембріотоксична та мутагенна дія мангану,

гонадотоксична та ембріотоксична дія бору, канцерогенна та генотоксична дія

арсену, в зв’язку з чим вказані компоненти відносяться до пріоритетних

токсикологічних показників якості води. Арсен, зокрема, розглядається як

найбільш небезпечне неорганічне забруднення питної води, і в 1993 році ВООЗ

знизила його гранично-допустиму концентрацію (ГДК) з 50 до 10 мкг/дм3, що
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викликало необхідність вдосконалення значної кількості систем питного

водопостачання.

Як свідчить аналіз літератури, видалення Mn, B та As в процесах ЗО, НФ та

ЕД до рівня, який відповідає якості питної води, пов’язано із значними

труднощами.

Так, у процесі традиційного мембранного опріснення ефективність

видалення бору та арсену (III) складає лише 30-70% (через низький ступінь

дисоціації борної та арсенітної кислот), в зв’язку із чим одержані пермеати та

діалізати, відповідаючи якості питної води за всіма іншими показниками,

потребують кондиціонування щодо вмісту вказаних мікроелементів. Проблема у

випадку боровмісних вод ускладнюється тим, що сполуки бору практично не

видаляються в традиційних процесах водопідготовки та водоочищення.

Видалення мангану в процесах мембранної обробки може спричинити погіршення

експлуатаційних характеристик мембран через осадження на їх поверхні та в

порах малорозчинних сполук цього компонента. У випадку електродіалізу існує

також загроза накопичення багатозарядних іонів у фазі мембрани (через низьку

рухливість), що спричиняє зниження електропровідності мембрани, або ж її

“отруєння”.

Відомо, що в процесі зворотноосмотичного опріснення манган (II) при

концентрації до 8 мг/дм3 стабілізується у розчині полімерними антискалантами,

чи хелатними агентами. Разом із тим, будівельні норми та правила СНиП 2.04. 02-

84 "Водоснабжение. Наружные сети и сооружения", що діяли в Україні до

01.01.2014 року, регламентують допустиму концентрацію мангану у воді, яка

подається на електродіалізну обробку, на рівні 0,05 мг/дм3. Враховуючи наявні

сумніви у обґрунтованості вказаного нормативу (практична відсутність

експериментальних даних щодо впливу сполук мангану на іонообмінні

мембрани), а також те, що його дотримання вимагає значних затрат на попередню

підготовку води у випадку присутності в ній Mn(II), створення наукових засад

глибокого видалення цього токсичного мікрокомпонента в процесі електродіалізу,

паралельно з видаленням інших компонентів (при збереженні вихідних
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характеристик мембран), є актуальним науковим та практичним завданням.

Наявні експериментальні дані демонструють суттєву залежність

ефективності видалення сполук бору при мембранному опрісненні та сполук

арсену в процесі зворотного осмосу від природи мембран та рН розчину. Однак,

недостатньо вивченим є вплив основних компонентів природних вод на вказані

процеси. Крім того, дослідження в галузі зворотного осмосу здійснювалися,

здебільшого, при випробуванні мембран в стандартних умовах при ступенях

відбору пермеату (СВП) 1-15%, в той час як найбільш актуальним є питання щодо

затримки мікрокомпонентів при значеннях вказаного параметру ≥ 50-60%. Не

досліджено можливість концентрування сполук бору та арсену в процесі

мембранного опріснення, хоча це питання є вкрай актуальним з точки зору

ефективності подальшої утилізації одержаних концентратів для уникнення їх

негативного впливу на довкілля. Залишається не визначеною можливість

використання методів електродіалізу та зворотного осмосу для глибокого

вилучення бору із вод з різним його вмістом. Більшість досліджень зосереджена

на видаленні цього компонента з морської та океанічної води, де його

концентрація не перевищує 5-6 мг/дм3, тим часом як у деяких природних водах

вказаний показник може бути значно вищим. Вимагає вирішення проблема

утилізації кислих боровмісних регенераційних розчинів, які утворюються в

процесі кондиціонування опрісненої води борселективними сорбентами N-

метилглюкамінового типу. Наявні дослідження лише констатують факт низької

затримки As(III) в процесах зворотного осмосу та нанофільтрації, не пропонуючи

шляхів вирішення вказаної проблеми, а перспективи використання методу

електродіалізу для опріснення вод, які містять арсен, на даний час не визначені

взагалі. Оскільки ефективність затримки бору та арсену в процесах мембранного

опріснення суттєво залежить від типу мембран, актуальними є дослідження

закономірностей вилучення цих компонентів мембранами, які широко

використовуються в Україні для реалізації вказаних процесів.

Розв’язання зазначених завдань сприятиме вирішенню проблеми дефіциту

питної води в Україні, особливо в південних регіонах країни, зокрема за рахунок
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створення надійних та екологічно-безпечних технологій мембранного опріснення

альтернативних джерел водопостачання – підземних вод. Отримані

закономірності можуть бути використаними також для розробки раціональних

технологічних схем очищення стічних вод, що містять сполуки мангану, бору та

арсену.

Зв'язок роботи з науковими програмами, планами, темами. Робота

виконувалась у відповідності до програм фундаментальних і прикладних

досліджень в Інституті колоїдної хімії та хімії води ім. А.В. Думанського НАН

України за темами дослідницьких робіт: “Розробка нових підходів до оцінки і

кондиціонування якості води” (2012-2016 рр., № держреєстрації 0112U000040,

відпов. виконавець); “Створення концепції управління біологічною активністю та

фізико-хімічними властивостями води, у тому числі її ізотопним складом, при

очищенні природних вод з урахуванням сучасних вимог до якості питної води“

(2012-2016 рр., № держреєстрації 0112U000038, відпов. виконавець); “Стратегія

розвитку досліджень у галузі хімії, фізики, біології води та фундаментальних

основ колоїдної хімії“ (2007-2011 рр., № держреєстрації 0107U000148,

виконавець); “Створення наукових засад управління процесами вилучення і

трансформації органічних і неорганічних речовин при обробці води“ (2007-2011

рр., № держреєстрації 0107U000149, відпов. виконавець); “Розроблення технології

одержання високоякісної питної води з води Чорного моря” (2009 – 2010 рр., №

держреєстрації 0109U006494, відпов. виконавець); “Розроблення сорбційно-

мембранної технології одержання борату кальцію з гідромінеральної сировини“

(2007-2008 рр., № держреєстрації 0107U006919, відпов. виконавець); “Розробка

сорбційно-мембранної “зеленої” технології утилізації бору з природних та стічних

вод” (2004-2005, контракт BSEC/PDF/003/10/2004, відпов. виконавець); “Розробка

комплексних колоїдно-хімічних підходів при очистці та знезараженні води”

(2003-2006 рр., № держреєстрації 0103U000916, виконавець); “Фізико-хімічні

аспекти взаємодії довгоживучих радіонуклідів з шаруватими силікатами і

органічними речовинами природного походження” (1998-2000 рр. №

держреєстрації 0198U000811, виконавець; “Дослідження процесів
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комплексоутворення та механізму міграції бору в катіонітових мембранах при

електродіалізному опрісненні води” (1992-1993 рр., № держреєстрації

UА01017111ОР, відпов. виконавець); “Разработать технологию, обеспечивающую

деминерализацию и возврат в производство сбросных дренажных вод с

применением зарядселективных электродиализных мембран III поколения и

заряженных мембран для баромембранных процессов” (1988-1991 рр., №

держреєстрації 01890078826, відпов. виконавець); “Разработать способы

оптимальной организации мембранных процессов очистки воды с применением

электромембранных фильтров и электродиализаторов с

высокопроизводительными мембранами второго поколения” (1988-1990 рр., №

держреєстрації 01880086833, виконавець); “Проведение технико-экономической

оценки существующих способов и средств деминерализации природных и

сточных вод” (1988 р., № держреєстрації 01880039677, відпов. виконавець).

Мета і задачі дослідження.

Мета роботи полягає у вирішенні наукової проблеми з екологічної безпеки –

встановленні закономірностей специфічної поведінки токсичних

мікрокомпонентів мангану, бору, арсену в системі водний розчин – мембрана для

створення наукових засад їх ефективного видалення в процесах мембранного

опріснення до нормативних показників якості питної води (при збереженні

технологічних характеристик мембран); для прогнозування якості та складу

продуктів мембранного розділення; виключення чи зменшення ризиків

вторинного забруднення довкілля.

Для досягнення мети необхідно було вирішити наступні задачі:

- дослідити електроміграцію та кінетику видалення сполук Mn(II) із води в

процесі електродіалізної обробки в залежності від рН та природи фонового

електроліту;

- вивчити вплив різних форм мангану на електрохімічні характеристики

іонообмінних мембран в процесі електродіалізного опріснення, виявити механізм

такого впливу та методи, що дозволяють його уникнути;
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- виявити вплив природи та концентрації фонового електроліту на

електроміграцію бору через аніонообмінні мембрани та ступінь його вилучення в

процесі електродіалізного опріснення. Дослідити можливість зниження

концентрації бору в діалізаті до ГДК для питної води при різній концентрації

цього елементу у вихідній воді в процесі електродіалізного опріснення з

використанням найбільш ефективних мембран у найбільш сприятливих для

електроміграції бору умовах;

- визначити ефективність затримки сполук бору зворотноосмотичними та

нанофільтраційними мембранами в залежності від рН розчину, ступеня відбору

пермеату, робочого тиску та природи фонового електроліту. Дослідити

можливість зниження концентрації бору в пермеаті до ГДК для питної води при

різній концентрації цього елементу у вихідній воді в процесі

зворотноосмотичного опріснення з використанням найбільш ефективних мембран

в найбільш сприятливих для затримки бору умовах;

- встановити закономірності концентрування сполук бору в процесах

мембранного опріснення з метою спрощення подальшої утилізації отриманих

концентратів;

- провести порівняльні дослідження процесу кондиціонування пермеатів та

діалізатів мембранних установок за вмістом бору з використанням органічних та

неорганічних борселективних сорбентів різних типів та виявити найбільш

ефективний сорбент з врахуванням можливості глибокого вилучення бору та

утилізації регенераційних розчинів (для уникнення шкідливого впливу останніх

на довкілля);

- дослідити процеси мембранного розділення та концентрування

регенераційних розчинів, що утворюються в процесі кондиціонування

боровмісних діалізатів та пермеатів з використанням борселективних сорбентів N-

метилглюкамінового типу, та розробити принципову технологічну схему

утилізації вказаних розчинів;

- виявити закономірності видалення сполук арсену з води різного складу з

використанням іонообмінних, зворотноосмотичних та нанофільтраційних



15
мембран і розробити ефективні та екологічно-доцільні технологічні схеми

отримання діалізатів та пермеатів, що задовольняють вимоги до питної води за

вмістом вказаного компонента.

Об’єкт дослідження – мембранні процеси опріснення, розділення та

концентрування модельних та реальних природних вод, що містять

мікрокомпоненти манган, бор, арсен. Процеси сорбційного кондиціонування

пермеатів та діалізатів за вмістом мікрокомпонентів.

Предмет дослідження – електроміграція мікрокомпонентів через

іонообмінні мембрани, кінетика видалення в процесі електромембранного

опріснення, коефіцієнти затримки та ступені вилучення мікрокомпонентів,

селективність мембран, електрохімічні характеристики іонообмінних мембран,

параметри опріснення.

Методи дослідження – атомно-абсорбційний, спектрофотометричний, мас-

спектрометрія з індуктивно-зв’язаною плазмою (ІЗП-МС), електрохімічні

(вольтамперометрія, потенціометрія, кондуктометрія), ядерно-магнітна

резонансна спектроскопія (ЯМР), метод статистичної обробки експериментальних

результатів.

Наукова новизна одержаних результатів. Створено наукові засади

видалення токсичних мікрокомпонентів мангану, бору, арсену в процесах

мембранного опріснення на основі систематичних досліджень закономірностей

специфічної поведінки вказаних компонентів в системі водний розчин –

мембрана, що є підґрунтям для прогнозування якості та складу продуктів

мембранного розділення, а також для створення ефективних, екологічно-і

економічно-доцільних технологічних схем мембранного опріснення вод, що

містять манган, бор та арсен.

Встановлено, що наявність сульфат- та бікарбонат-аніонів зміщує область

ефективного переносу мангану (II) через катіонітову мембрану в процесі

електродіалізу в більш лужне середовище у порівнянні з хлоридвмісними

розчинами. Природа аніонів практично не впливає на кінетику видалення

вказаного мікрокомпонента в процесі опріснення. Вперше показано наявність
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переважаючої електроміграції мангану (II) через катіонітову мембрану в

присутності солей жорсткості, що, зокрема, може бути обумовлено зростанням

вибіркової селективності катіонітової мембрани МК-40 при зменшенні

концентрації компонента у розчині.

 Виявлено та досліджено явище осадження малорозчинних гідроксосполук

мангану на поверхні аніонообмінних мембран зі сторони камер концентрування в

умовах концентраційної поляризації при опрісненні вод, що містять катіони

Mn(II), розроблено методи запобігання цьому процесу. Науково обґрунтовано

можливість виключення необхідності глибокого вилучення катіонів Mn(II) із води

на стадії її попередньої підготовки до електродіалізної обробки.

Вперше встановлено, що серед характерних для природних вод аніонів (Cl-,

НСО3
- та SО4

2-) найбільший конкуруючий вплив на електроміграцію борат-аніону

через аніонітову мембрану має хлорид-аніон. Ступінь вилучення бору та

залишковий вміст його в діалізаті суттєво залежать від вихідної концентрації

мікрокомпонента у воді, тоді як початковий солевміст розчину практично не

впливає на вказані показники.

Встановлено, що присутність солей магнію та кальцію у боровмісному

розчині підвищує коефіцієнт затримки бору зворотноосмотичною мембраною в

1,5-2,0 рази при рН, характерному для природних вод. Виявлено, що при перебігу

процесу в нейтральній та слабколужній області вплив ступеня відбору пермеату

на коефіцієнт затримки бору є більш суттєвим, ніж при обробці в сильнолужному

середовищі.

Вперше виявлено вплив процесу утворення поліборатів на ефективність

видалення бору методом зворотного осмосу.

Вперше встановлено суттєву залежність ступеня концентрування бору

методом електродіалізу від природи катіонітової мембрани, що обумовлено

різною дифузійною проникністю вказаних мембран по відношенню до сполук

бору.

Науково обгрунтовано можливість електродіалізного розділення та

зворотноосмотичного концентрування розчинів, що утворюються при регенерації
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борселективних сорбентів, з отриманням у результаті такої обробки концентратів

(концентрація бору 3820-6650 мг/дм3), придатних для виділення товарних

боровмісних продуктів.

На основі дослідження кінетики видалення сполук арсену з води в процесі

електродіалізного опріснення виявлено, що електроміграція арсенату стає

ефективною лише на завершальній стадії опріснення (як і у випадку видалення

борат-аніону) завдяки зменшенню конкуруючого впливу макрокомпонента.

Встановлено, що коефіцієнт затримки As(V) зворотноосмотичними та

нанофільтраційними мембранами при оптимальному робочому тиску мало

залежить від ступеня відбору пермеату в інтервалі значень вказаного показника

25-90%.

Вперше показана можливість ефективного видалення сполук As(III) з води

при поєднанні фотокаталітичної обробки чи обробки вакуумним ультрафіолетом з

наступним баромембранним опрісненням.

Практичне значення одержаних результатів.

Розроблено спосіб електродіалізного видалення Mn(II) з води до норм

питного водопостачання за відсутності негативного впливу мікрокомпонента на

іонообмінні мембрани, що передбачає значне спрощення стадії попередньої

підготовки води до електромембранної обробки та дозволяє розглядати метод

електродіалізу як перспективний метод очищення мангановмісних розчинів

(наряду з традиційними методами деманганації), зокрема, кислих шахтних вод.

Отримані результати використано при розробці Державних будівельних норм

ДБН В.2.5:74-2013 “Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди. Основні

положення проектування”.

Встановлено, що здійснення процесу опріснення в максимально

сприятливих для вилучення бору умовах (рН – 10,8-11,0; ступінь відбору

пермеату – не більше 50-60%; глибина знесолення діалізату – 0,2-0,3 г/дм3)  з

використанням найбільш ефективних для вилучення бору мембран не забезпечує

зниження концентрації цього компонента в пермеатах та діалізатах до ГДК для

питної води (0,5 мг/дм3) при концентрації його у вихідній воді > 5,0-6,0 мг/дм3.
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Отримані результати складають основу для прогнозування якості діалізатів та

пермеатів мембранних установок за вмістом сполук бору при опрісненні

боровмісних вод. Результати використано при розробці Державних будівельних

норм ДБН В.2.5:74-2013 “Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди. Основні

положення проектування”.

Запропоновано використання гібридного сорбційно-мембранного процесу

кондиціонування пермеатів та діалізатів мембранних установок, що гарантує

зниження концентрації бору в опрісненій воді до норм питного водопостачання,

виключає вторинне забруднення довкілля кислими боровмісними

регенераційними розчинами, зменшує приблизно на 40% витрати кислоти на

регенерацію сорбенту та забезпечує отримання в процесі очищення боровмісних

продуктів, які мають важливе народногосподарське значення (борат кальцію,

перборат натрію). Розроблена принципова технологічна схема може бути

ефективною при очищенні супутних нафтових вод, а також при налагодженні в

Україні промислового виробництва боровмісних продуктів із гідромінеральної

сировини.

На основі виявлення впливу різних фізико-хімічних факторів на

ефективність видалення As(V) та As(III) при електродіалізному та

зворотноосмотичному опрісненні створено підґрунтя для прогнозування якості

пермеатів та діалізатів мембранних установок за вмістом сполук арсену, а також

для вибору раціональних технологічних схем, які б забезпечували необхідну

глибину очищення вод різних типів від вказаного компонента при мінімізації чи

повному виключенні небезпеки вторинного забруднення довкілля.

Отримані результати можуть бути використані при розробці раціональних

технологічних схем (в тому числі гібридних, які комбінують використання

методів ЕД, ЗО, НФ) очищення природних та стічних вод, що містять сполуки

мангану, бору, арсену.

Запропоновано використовувати порівняльний аналіз величини ГДК та

форми кінетичної кривої видалення мікроелементу із води в процесі

електромембранного опріснення для прогнозу перспектив вилучення методом
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електродіалізу до норм питного водопостачання інших мікрокомпонентів

природних та стічних вод.

Особистий внесок здобувача полягає в загальному аналізі проблеми та

визначенні шляхів її вирішення, постановці задач роботи, виборі об’єктів та

методів дослідження, плануванні всіх експериментальних досліджень та участь у

проведенні більшості із них, інтерпретації, аналізі та узагальненні одержаних

результатів, формулюванні положень та висновків дисертації, які виносяться на

захист. Загальну постановку окремих задач досліджень здійснено спільно з

академіком НАН України, д.х.н., проф. В.В. Гончаруком та д.х.н., проф.

В.Д. Гребенюком. Окремі експериментальні результати були отримані

аспірантами Меляєвою Б.К., Бутник І.А., Висоцькою О.А., Бабак Ю.В. під

науковим керівництвом чи науковим супроводом автора. Весь обсяг

експериментальних результатів у роботах був отриманий, оброблений і

проаналізований здобувачем особисто, чи з його безпосередньою участю. Автор

висловлює щиру вдячність всім співавторам публікацій за співпрацю і допомогу.

Апробація результатів дисертації. Матеріали дисертації доповідалися та

обговорювалися на Всесоюзній конференції молодих вчених та спеціалістів

«Физхимия – 90» (Москва, Россия, 1990); Conference on Desalination and the

Environment (Las Palmas, November 9-12, 1999); International Conference

“Membrane and sorption processes” (Soсhi, Russia, November 30–October 3, 2000);

международном семинаре “Микропримеси в воде” (Киев, Украина, 10.11–

11.11.2003); VIII Ukrainian-Polish Symposium “Theoretical and Experimental Studies

of Interfacial Phenomena and their Technological Applications” (Odessa, Ukraine, 19–

24 Sept. 2004); Conference on Desalination and the Environment (Santa Margherita,

Italy, 22-26 May, 2005), EuroMed 2006 Conference on Desalination Strategies in South

Mediterranean Countries: Cooperation between Mediterranean Countries of Europe and

the Southern Rim of the Mediterranean (Montpellier, France, 21-25 May 2006); Third

membrane Science and Technology conference of Visegrad Countries (PERMEA)

(Siofok, Hungary, 2-6 September 2007); конференції ”Проблеми екологічної

безпеки довкілля та життєдіяльності людини” (Партеніт, Україна, 26-30 травня
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2009); Третій Всеукраїнській науково-практичній конференції «Вода: проблеми і

шляхи вирішення» (Житомир, Україна, 21-22 грудня 2010); III - му

Всеукраїнському з’їзді екологів з міжнародною участю (Вінниця, Україна, 21-24

вересня 2011), 5-му Міжнародному Екологічному форумі “Чисте місто. Чиста

ріка. Чиста планета” (Херсон, Україна, 21-22 листопада 2013), науковій

конференції молодих вчених “Колоїдно-хімічні проблеми охорони довкілля та

контроль якості води” (Київ, Україна, 28-29 листопада 2013 р.), II Міжнародній

науково-практичній конференції “Чиста вода. Фундаментальні, прикладні та

промислові аспекти” (Київ, Україна, 8-11 жовтня 2014 р.), Міжнародній науково-

практичній конференції “Мембранні процеси та обладнання в харчових

технологіях та інженерії” (Київ, Україна, 25-26 листопада 2014 р.), III

Міжнародній науково-практичній конференції “Чиста вода. Фундаментальні,

прикладні та промислові аспекти” (Київ, Україна, 28-30 жовтня 2015 р.)

Публікації. За темою дисертації опубліковано 43 роботи, у тому числі 23

статті у наукових журналах, з них 21 – у фахових виданнях, 5 патентів України, 1

патент України на корисну модель, 2 брошури, Державні будівельні норми ДБН

В.2.5 – 74:2013 «Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди. Основні

положення проектування» та тези 11 доповідей на конференціях.
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РОЗДІЛ 1

ПРОБЛЕМИ МЕМБРАННОГО ОПРІСНЕННЯ ВОД, ЩО МІСТЯТЬ

МІКРОКОМПОНЕНТИ МАНГАН, БОР ТА АРСЕН

1.1 Сучасний стан використання мембранних методів опріснення в галузі

водопідготовки та водоочищення

В наш час зворотний осмос, нанофільтрація, електродіаліз широко

використовуються в галузі водопостачання, водопідготовки та водоочищення для

опріснення солонуватих та морських вод, очищення стічних вод та забруднених

водних ресурсів, а також покращення фізико-хімічних та мікробіологічних

властивостей води, отриманої традиційними методами водопідготовки [1–11].

Одним із свідчень цього є той факт, що зараз мембранні установки

складають 80% від загальної кількості опріснювальних установок у світі,

виробляючи біля 50% загального обсягу опрісненої води [1]. Для порівняння, на

початку 90-х років минулого століття останній показник сягав лише 33% [12].

Яскраво вираженою тенденцією розвитку мембранних методів опріснення

та очищення води на сучасному етапі є створення крупномасштабних установок,

які виробляють десятки та сотні тисяч кубічних метрів кінцевого продукту на

добу [1, 4, 6]. В якості прикладів можна навести зворотноосмотичні установки

опріснення морської води в м. Тампа (США, 2003 рік) – 95000 м3/добу, в м.

Ашкелон (Ізраїль, 2005 рік) – 330000 м3/добу, електродіалізні установки

знефторення підземної води у м. Сафолк (США, 1995 рік) – 56000 м3/добу,

опріснення підземної води в окрузі Сарасота (США, 1995 рік) – 45000 м3/добу,

видалення броміду із поверхневих вод в м. Абрера (Іспанія, 2008 рік) – 200000

м3/добу [1, 4, 13-16].

Підґрунтям для стрімкого розвитку та розширення ринку мембранних

технологій і перетворення їх на домінуючі в галузі опріснення на сучасному етапі

є значні досягнення в удосконаленні властивостей мембран, конструкцій апаратів,

спейсерів, технологічних режимів, суттєве зниження капітальних та
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експлуатаційних затрат на мембранні системи, а також наявність успішного

багаторічного досвіду експлуатації промислових зворотноосмотичних та

електродіалізних установок у всьому світі, який підтвердив ефективність,

економічність та надійність вказаних технологій [1, 4, 6, 9, 17-24].

У відповідності з [17] середні затрати електроенергії на зворотноосмотичне

опріснення морських вод в 1990-2000 роках складали 2,5-4,0 кВт-год/м3, в той час,

як в 2005 році в установках високої продуктивності цей показник вже наближався

до 1,5 кВт-год/м3. Вартість опрісненої води протягом цього ж періоду знизилась

від 0,85 до 0,48$ США/м3.

В [1] відмічається, що основними якостями, які сприяють широкій

затребуваності мембранних технологій є: високий ступінь затримки переважної

більшості забруднень води; відсутність впливу флуктуацій вмісту забруднень в

вихідній воді на якість кінцевого продукту; низька витрата, або ж повна

відсутність реагентів при реалізації процесу; малі габарити установок; можливість

простого нарощення потужностей завдяки використанню модулів; низький об’єм

відходів викидів (включаючи шлами та хімікати); простота управління та високий

ступінь автоматизації.

Загострення проблеми забезпечення населення високоякісною питною

водою, обумовлене погіршенням якості традиційних джерел водопостачання та

встановленням більш жорстких вимог до питної води за окремими показниками,

стало також серйозним поштовхом для стрімкого розвитку індустрії мембранного

опріснення в останні 10-20 років [3, 4, 25-27].

Традиційні технології водопідготовки часто не в змозі забезпечити

регламентовану якість питної води при використанні поверхневих джерел

(зокрема за вмістом тригалогенметанів – ТГМ) [28], що викликає необхідність

використання мембранних методів для глибокого видалення з води органічних

сполук [3] та броміду [29, 30], які є прекурсорами утворення ТГМ у воді в процесі

її знезараження хлоруванням [31].

З іншого боку, загострення проблем з питною водою в багатьох регіонах

світу призводить до зростання масштабів використання для питного
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водопостачання альтернативних джерел – солонуватих підземних та морських

вод, що містять підвищені концентрації солей натрію, кальцію, магнію, сульфатів,

хлоридів, бікарбонатів, нітратів, а також мікроелементів (фтор, арсен, бор, бром,

радіонукліди та ін.). Ефективне очищення даного типу вод до якості питної у

багатьох випадках може бути забезпечене лише використанням мембранних

методів опріснення [3].

Особливо слід відмітити роль методу електродіалізу в сучасній індустрії

опріснення та очищення води. За даними [1] електродіалізні опріснювальні

установки складають лише біля 10% від загальної кількості мембранних

установок опріснення води у світі. Незважаючи на це, метод електродіалізу має

стійке положення в галузі водоочищення та водообробки, що обумовлено

наявністю у нього суттєвих переваг перед методом зворотного осмосу, які в

окремих випадках стають вирішальним аргументом при прийнятті рішення щодо

вибору саме цього методу при проектуванні та створенні опріснювальних станцій

[4, 22, 23, 32].

По-перше, вихід прісної води в процесі електродіалізу значно вищий, ніж в

процесі зворотного осмосу, і може досягати 85-95%. По-друге, метод зворотного

осмосу вимагає більш ретельної попередньої підготовки води (зокрема, видалення

кремнію, глибокого очищення від завислих часточок, органічних сполук). Так,

SDI показник (Silt Density Index) якості води, який характеризує щільність

завислих часточок в одиниці об’єму води [33], у випадку електродіалізної обробки

не повинен перевищувати для вихідної води 15, а в випадку зворотного осмосу –

5. Мутність води, яка подається на обробку, може складати для методів

електродіалізу та зворотного осмосу 2,0 та 0,1-1,0 НОМ відповідно [22]. По-третє,

термін експлуатації іонообмінних мембран значно перевищує термін експлуатації

зворотноосмотичних мембран і може досягати 12-15 років. В практиці відомий

випадок, коли катіонообмінні мембрани навіть після 27 років експлуатації

відповідали технічним вимогам [22, 23].

Базуючись на важливих перевагах іонообмінних мембран перед

зворотноосмотичними та нанофільтраційними мембранами (міцність, стійкість до
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органічних забруднень, стійкість до хлору, можливість експлуатації в широкому

діапазоні рН та температур) ЕД знаходить використання в багатьох областях з

високою економічною ефективністю. Крім того, електродіалізні апарати

порівняно легко розбираються, що забезпечує можливість механічного очищення

поверхні мембран від осадів вручну [23].

Варто також додати, що при солевмісті вихідної води до 1500 мг/дм3

затрати електроенергії на процес опріснення при електродіалізі нижчі, ніж при

зворотному осмосі [22].

Не малу роль в зміцненні позицій методу ЕД на сучасному етапі грає

позитивний практичний досвід експлуатації електродіалізних станцій, які

функціонували протягом 30 років та показали високі експлуатаційні та економічні

характеристики. Після зношення основного обладнання на даних станціях старі

електродіалізні установки замінюються ЕД системами нового покоління [22].

Найбільшою у світі установкою, яка використовує метод ЕД, та яскравим

прикладом крупномасштабного використання мембранних опріснювальних

технологій для покращення якості питної води є установка в м. Абрера (Іспанія,

район Барселони), введена в дію в 2008 році [4, 16]. Продуктивність установки

складає 220000 м3/добу, що забезпечується використанням 576 мембранних

пакетів, кожен із яких містить 600 мембранних пар. Ця установка створена для

вирішення проблеми ТГМ в питній воді шляхом доочищення води річки

Льобрегат від броміду після стадій коагуляції, фільтрації через кварцовий пісок та

активоване вугілля. Крім високого вмісту броміду, вода річки Льобрегат містить

значні кількості сульфатів, хлоридів, катіонів Ba2+, Sr2+, Na+, Ca2+, K+.

Будівництву водоочисної станції в м. Абрера передували пілотні

дослідження з використанням як зворотноосмотичної, так і електродіалізної

технологій, після чого вибір було зроблено на користь ЕД завдяки високому

виходу кінцевого продукту (більше 90%) та значно нижчому потенціалу

забруднення мембран [4, 34].

Можливість отримати максимальний вихід опрісненої води та мінімізувати

об’єм концентратів стала вирішальним аргументом також при виборі методу ЕД
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для станції опріснення підземної води в м. Сарасота (штат Філадельфія, США)

продуктивністю 45420 м3/добу, введеної в експлуатацію в 1995 році [22].

Зростання використання ЕД в муніципальних господарствах для отримання

питної води обумовлене можливістю зменшення загального солевмісту, вмісту

нітратів, сульфатів, радону, бромідів з високим ступенем виходу прісної води та

одночасно простим управлінням установками [4, 35-41].

В [4, 42] відмічається, що в найближчому майбутньому використання

методу ЕД буде лише розширюватися, оскільки він забезпечує ефективне

видалення солей, необхідне в галузі питного водопостачання, для очищення води

в системах оборотного водопостачання, в багатьох промислових процесах,

зокрема в харчовій промисловості, при виробництві напоїв, а також в рудній та

шахтній індустріях. Зростання ринку з продажу електродіалізних установок та

іонообмінних мембран, яке спостерігається останніми роками в багатьох країнах

світу, є яскравим підтвердженням цієї тенденції [9, 11].

Останнім часом зростає також використання гібридних (зворотний

осмос/електродіаліз) схем опріснення води, коли електродіаліз використовують

для опріснення концентрату зворотноосмотичних установок, що збільшує вихід

прісної води до 96-98% та спрощує утилізацію отриманих концентратів [3, 22, 43-

49].

В [9, 45] відмічається, що використання гібридних технологій, які

комбінують баромембранні та електромембранні процеси, дозволяє створити

високоефективні екологічно чисті та економічні виробництва, на яких вдається

здійснити замкнуті цикли як по воді, так і по розчинних речовинах.

У відповідності з прогнозом [34], ринок опріснювальної індустрії, який в

2012 році складав біля 12500 мільйонів доларів, до 2025 року збільшиться в 2,3

рази. При цьому, на відміну від попереднього періоду, коли стрімко зростала

кількість муніципальних опріснювальних установок отримання питної води,

найближчим часом максимальні інвестиції спостерігатимуться в галузі опріснення

стічних вод, що забезпечить більш ефективне використання водних ресурсів в
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промисловості, сприятиме зменшенню дефіциту прісної води та зниженню

забруднення довкілля.

Широкомасштабне впровадження мембранних систем у різних сферах

господарства вимагає спрощення технологічних схем та технології очищення,

зниження капітальних та експлуатаційних затрат на процес, підвищення його

екологічності з метою попередження вторинного забруднення навколишнього

середовища. Крім того, розширення спектру вод, що підлягають опрісненню,

вимагає створення базису для надійного прогнозування якості опрісненої води в

залежності від її хімічного складу та технологічних параметрів очищення

(селективність мембран, робочий тиск, ступінь відбору пермеату, густина струму,

ступінь знесолення і т. ін.).

Успішне вирішення зазначених вище важливих завдань в галузі

мембранного опріснення тісно пов’язане з розвитком наукових досліджень по

вивченню поведінки в процесах мембранної обробки ряду мікрокомпонентів, які

часто входять до складу природних вод.

Як відзначається в [3], наявний в наш час досвід використання систем

зворотного осмосу й нанофільтрації в практиці очищення поверхневих і

підземних вод не дозволяє прогнозувати якість очищеної води відносно багатьох

мікрокомпонентів в залежності від типу використовуваних мембран і складу

вихідної води, в той час як по основних компонентах сольового складу

(макрокомпонентах) це завдання практично вирішене. Аналогічна ситуація

спостерігається також в галузі електродіалізного опріснення.

Не рідко отримані діалізати та пермеати, відповідаючи нормам на питну чи

поливну воду за всіма основними показниками, містять значні концентрації

мікрокомпонентів (наприклад, бору, арсену), які перевищують гранично-

допустимі концентрації вказаних елементів у даних типах вод [50-53]. В зв’язку з

цим виникає проблема кондиціонування опрісненої води за вмістом

мікрокомпонента.

Крім того, наявність окремих мікрокомпонетів у воді, яка підлягає

мембранній обробці, може негативно впливати на характеристики мембран,
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спричиняючи їх забруднення чи, навіть, “отруєння” (у випадку іонообмінних

мембран), що знижує ефективність мембранного опріснення [22, 54-56]. Це, в

свою чергу, вимагає адекватної попередньої підготовки води перед подачею до

мембранних установок.

Однак, зрозуміло, що введення додаткових стадій попереднього очищення,

або ж стадій кондиціонування води, отриманої в процесі мембранної обробки,

призводить до збільшення витрат на опріснення, а також підвищує ризик

вторинного забруднення довкілля.

Таким чином, дослідження процесів мембранного опріснення вод, що

містять мікрокомпоненти, сприяє вирішенню актуальних проблем в галузі

мембранного опріснення, оскільки є підґрунтям для прогнозування якості води за

вмістом мікрокомпонентів (в залежності від фізико-хімічних властивостей

вихідної води та параметрів очищення), а також розробки раціональних

технологічних схем попередньої підготовки води до мембранної обробки і схем

кондиціонування пермеатів та діалізатів. Останнє, в свою чергу, зменшує, чи

повністю виключає ризики вторинного забруднення навколишнього середовища

та забезпечує зниження затрат на опріснення.

1.2 Проблеми електродіалізного опріснення вод, які містять манган

Манган є одним із найпоширеніших металів земної кори, який входить до

складу більш, ніж 100 мінералів [57, 58]. Завдяки механізмам трансформації,

основаним на фізичних, хімічних та біологічних процесах, залізоманганові руди

та інші мангановмісні мінерали є природним джерелом надходження цього

елементу в природні води. Концентрація мангану в поверхневих водах

коливається в межах від 0,001до 0,2 мг/дм3, в підземних – від 0,5 до 2-3 мг/дм3

[57, 59].

У водоймах, забруднених стічними водами шахт, манганових

збагачувальних фабрик і металургійних заводів, вміст мангану може бути значно

вищим [60, 61]. Наприклад, за даними роботи [60] концентрація мангану в воді

Запорізького водосховища протягом року коливається в межах від 0,1 до 0,5
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мг/дм3, досягаючи в окремі періоди 1,0 мг/дм3, що свідчить про відсутність або ж

недостатню ефективність локальних споруд очищення стічних вод на

промислових підприємствах.

В кислих шахтних водах концентрація мангану зазвичай складає 5-10

мг/дм3, не рідко перевищуючи 50 мг/дм3 [62]. Вміст мангану в уранових шахтних

водах Бразилії досягає, наприклад, 140-180 мг/дм3 [63]. За даними дослідження

[64] шахтні води України містять до 8,6 мг/дм3 мангану.

Разом із тим, будівельні норми та правила СНиП 2.04. 02-84

"Водоснабжение. Наружные сети и сооружения", що діяли в Україні до 01.01.2014

року, регламентують допустиму концентрацію мангану в воді, яка подається на

електродіалізну обробку, на рівні 0,05 мг/дм3 з метою запобігання погіршенню

електрохімічних характеристик іонообмінних мембран [65-68].

Зрозуміло, що для виконання даних вимог в процесі практичного

використання методу електродіалізу досить часто виникає необхідність ретельної

попередньої підготовки води перед подачею в електродіалізний апарат з метою

глибокого вилучення сполук мангану.

Ефективність видалення мангану та методи, якими можна цього досягти,

залежать від форм, у вигляді яких даний компонент присутній у воді.

В поверхневих водах манган знаходиться у вигляді як розчинних, так і

малорозчинних форм [57, 69-71]. До розчинних форм належать іони Mn2+, їх

комплексні сполуки з неорганічними та органічними лігандами, до

малорозчинних – гідроксиди мангану та різні завислі часточки (оксиди, глинисті

матеріали), що втримують катіони Mn(II) на своїй поверхні за рахунок адсорбції.

Співвідношення між згаданими формами мангану залежить від рН, природи

присутніх аніонів, окисно-відновного потенціалу середовища, мікробіологічного

складу, інтенсивності процесів адсорбції [57].

За даними роботи [69] вміст іонів Mn2+ у воді річок Дніпро та Десна складає

10-30% від загального вмісту мангану. Комплексоутворення мангану з

органічними лігандами не є домінуючим [70-72], що пояснюється низькою
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стійкістю зазначених сполук [72]. У валовому вмісті розчиненого мангану

органічні його комплекси не перевищують 24-27% [70].

У підземних водах, які, зазвичай, характеризуються низьким вмістом кисню

та органічних сполук, високим вмістом оксиду вуглецю, високим вмістом солей

та дуже низьким вмістом твердих завислих часточок [73], манган присутній, в

основному, у вигляді розчинних сполук Mn(II) (іони Mn2+ та їх бікарбонатні,

карбонатні й сульфатні комплекси [57, 59, 71, 74, 75]. Частка гідрокарбонатів

мангану у водах, збагачених вуглекислотою, становить до 40% від суми його

розчинених форм [76]. Про перевагу карбонатних комплексів мангану в системі

“манган-неорганічні ліганди” свідчать також результати дослідження [70].

Основною формою мангану в шахтних водах є також сполуки Mn(II), котрі

у відновному середовищі (типовому для шахтних вод) є стійкими аж до рН 10

[77].

Видалення з води малорозчинних сполук мангану реалізується при

освітленні води відстоюванням і фільтруванням через різні завантаження або ж

коагулюванням (за допомогою додавання сульфату алюмінію, хлориду чи

сульфату заліза (III)) з наступним відділенням осаду на фільтрі [78].

Глибоке вилучення з води розчинних сполук мангану є набагато

складнішим процесом, який, зазвичай, здійснюється шляхом окиснення та

подальшого глибокого фільтрування [73]. Окиснений манган гідролізує та

випадає в осад у вигляді Mn(OH)3 та Mn(OH)4, розчинність яких при рН=7,0

нижча за 0,01 мг/дм3. Суттєвою проблемою є те, що, двовалентний манган

надзвичайно повільно окиснюється киснем повітря до малорозчинних форм при

рН <  8,0  [71,  79,  80],  на відміну від Fe(II),  яке часто зустрічається в підземних

водах разом з манганом. Лише при рН > 9,5 можна добитися помітного

збільшення швидкості окиснення Mn(II) киснем повітря до Mn(IV). Навіть хлор

при рН ~ 7,0 практично не окиснює Mn(II) [59, 75, 81-85]. У зв’язку з цим виникає

необхідність використання для цієї мети більш сильних реагентів, таких як

гіпохлорит, діоксид хлору, перманганат калію, озон [74, 86-89].
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Ще однією суттєвою проблемою при видаленні Mn(II) є тонкодисперсність

утворюваних оксигідратів [79] та низька їх здатність до фільтрування, що значно

скорочує фільтроцикл при високій концентрації мангану, а також ускладнює

контроль за процесом очищення при зміні складу вихідної води [73]. Для

уникнення вказаних недоліків в окремих роботах пропонується замінити стадію

фільтрування через гранульовані загрузки на стадію мікрофільтрації чи

ультрафільтрації з використанням відповідних мембран [73, 90]. Очікуваними

перевагами такого рішення є компактність обладнання та можливість

забезпечення високої якості очищення води при значних коливаннях її вихідних

характеристик.

В [74] проведені дослідження видалення мангану та заліза з підземної води,

що містила відповідно 0,5 та 7,0 мг/дм3 вказаних компонентів, з використанням

методів аерації та хлорування в поєднанні з фільтруванням води через цеолітове

завантаження. Процес фільтрування завершували при зменшенні швидкості

потоку на 40-50%. Отримані дані свідчать про те, що при дозі гіпохлориту

кальцію 3 мг/дм3 окиснення заліза та мангану досить ефективно відбувається в

лужному середовищі при рН ~ 8,0. Однак, концентрація мангану в очищеній воді

досягає 0,05 мг/дм3 лише при рН 10,0. При використанні аерації протягом 2-х

годин при рН 8,0 ступінь видалення мангану складає лише 20%, при рН 10,1 та

тривалості аерації 1 годину – не перевищує 80%.

В роботі [91] досліджено процес видалення мангану та заліза з води шляхом

дозування діоксиду хлору та наступного фільтрування через двошаровий (пісок,

антрацит) фільтр. Така обробка використовувалася для попередньої підготовки

води перед зворотноосмотичним опрісненням з метою запобігання забрудненню

поверхні мембран гідроксидами металів. Початкові концентрації мангану та заліза

у воді складали 0,19 та 1,0 мг/дм3, відповідно. В умовах експерименту ступінь

вилучення заліза був близьким до 100%, а ступінь вилучення мангану досягав

лише 70%. Зміна тривалості контакту від 1 до 37 хвилин практично не впливала

на ефективність очищення, в той час як зміна рН в інтервалі 7,3-8,1 збільшувала її

від 67 до 74%.
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В роботі наголошується, що часточки гідроксидів заліза та мангану можуть

проникати через гранульовані загрузки та забруднювати картриджні фільтри, які

застосовуються для більш ретельної підготовки води до мембранної обробки [91].

В роботі [73] досліджено процес очищення води від сполук мангану та

заліза поєднанням стадій окиснення та мікрофільтрації. Вміст мангану в реальній

підземній воді Канади складав 1,8-2,0 мгдм3, заліза – 7-15 мгдм3. Окиснення заліза

здійснювали шляхом барботажу у воду повітря, після чого рН води підвищували з

використанням NaOH до 8,0 (вихідний рН підземної води становив 6,9-7,2). Повне

окиснення заліза спостерігалося через 15 хвилин. Друга стадія полягала в обробці

води перманганатом калію для окиснення мангану. Дві стадії окиснення

використовувалися з метою зменшення витрати перманганату калію, який є

досить дорогим реагентом.

Показано, що при здійсненні першої стадії окиснення видалення заліза

спостерігається вже протягом декількох хвилин. За це й же період було видалено

біля 20% мангану,  що пов’язується з високим вмістом у воді заліза,  оскільки,  як

відмічається в роботі [79], гідроксид заліза (III) має каталітичну дію на окиснення

Mn(II). При відсутності заліза в аналогічних умовах обробки води видалення Mn2+

не відбувалося [73].

Стадію мікрофільтрування здійснювали після повного окиснення як сполук

заліза, так і сполук мангану. Дослідження показали, що розмір утворених

частинок малорозчинних сполук заліза та мангану складає 1,5-50,0 µм. Для

мікрофільтрування використовували поліефірсульфонову мембрану MF SUPOR

200 (Gelman Sciences) з розміром пор 0,2 µм, яка має підвищену стійкість до

окисників. Концентрація заліза та мангану в пермеаті мікрофільтраційної

установки становила відповідно 0,1 та 0,03 мг/дм3.

Показано, що питома продуктивність мікрофільтраційних мембран в

процесі мікрофільтрації вирішальним чином залежить від робочого тиску. При

більш високому робочому тиску спостерігається значне зменшення потоку

пермеату, в той час як при тиску <10 кПа потік пермеату через мембрану

протягом 2-х годин практично не змінюється. Відсутність зменшення потоку
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пермеату при низькому тиску свідчить про менше ущільнення осаду на поверхні

мембран. При низькому робочому тиску потік пермеату можна порівняти з

потоком при повільному фільтруванні через пісок, однак, в першому випадку

поверхня фільтрування є значно меншою. Вплив тангенціальної швидкості потоку

(критерій Рейнольда 100-400) та концентрації заліза та мангану на процес

мікрофільтрації є значно меншим у порівнянні з впливом робочого тиску.

В роботі [90] показано, що при дозі хлору 3 мг/дм3 концентрація мангану в

озерній воді знизилась на 80%: від 0,5 до 0,1 мг/дм3. Без хлорування видалення

мангану практично не спостерігалося. Підвищення дози хлору до 5 мг/дм3 не

призводить до збільшення ступеня видалення мангану, натомість, спричиняє

більш серйозне забруднення мембран в процесі подальшої ультрафільтраційної

обробки. Було також показано, що наявність стадії попереднього хлорування

посилює забруднення мембран сполуками мангану, що обумовлено кінетикою

окиснення Mn2+ і осадженням малорозчинних сполук мангану в порах мембран.

За даними дослідження [92] при окисненні хлором річкової води ступінь

вилучення мангану становить лише 17,4%. У випадку використання перманганату

калію цей показник досягає 71% при дозі окисника 0,47 мг/дм3 (1:3,36).

Концентрація мангану у воді зменшилась від 0,14 до 0,05 мг/дм3.

В роботі [86] досліджено процес вилучення мангану (II) з реальної

підземної води в регіоні вулкану Етна (Сицилія), яка містила 1,1-1,8 мг/дм3 цього

компонента. Технологічна схема включала стадію окиснення перманганатом

калію з наступною фільтрацією через мембранні фільтри з розміром пор 35 та

0,45 мкм. В окремих дослідах після стадії окиснення перед мембранною

фільтрацією використовували флокуляцію та відстоювання.

Показано, що при рН, характерному для реальної води (6,84), очищення

води від мангану є малоефективним при стехіометричній дозі перманганату калію

та тривалості контакту з окисником 60 хвилин. Лише підвищення рН води до 8,5

та використання мембранного фільтру 0,45 мкм дозволяє отримувати воду з

вмістом мангану 0,05 мг/дм3 при вихідній концентрації мангану 1,5 мг/дм3, дозі

перманганату калію 1,74 мг/дм3 та тривалості контакту з окисником 30 хвилин.
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Використання флокулянту (поліелектроліт DF974, доза – 2 мг/дм3, тривалість

додавання – 2 хвилини) підвищує ефективність очищення та забезпечує зниження

концентрації мангану в воді до < 0,05 мг/дм3 при тривалості контакту з окисником

15 хвилин.

В роботі [89] показано, що використання спільної дії УФ опромінення та

пероксиду водню (advanced oxidize processe – AOP) не дозволяє окиснити Mn(II)

до Mn(IV) в нейтральному середовищі. Це узгоджується з даними [93], у

відповідності з якими AOP метод є не таким ефективним в плані видалення

мангану, як можна було очікувати. Навіть при збільшенні рН розчину до 8,5 та

дозі H2O2 170 мг/дм3 практично не спостерігалося окиснення мангану протягом

250 годин. При рН 9,0 та тривалості контакту 150 годин концентрація мангану в

воді, яка додатково проходила стадію мікрофільтрації, зменшується з 3 до 1

мг/дм3. При рН 9,3 та тривалості контакту 50 годин ступінь вилучення мангану

досягав 95%.

Використання в якості окисника озону дозволяє суттєво зменшити

тривалість трансформації Mn(II) до Mn(IV) [86, 94]. Однак, ефективність

очищення в цьому випадку також залежить від рН розчину. За даними роботи [94]

в інтервалі рН 5-7 ступінь видалення мангану знаходиться в межах 45-65%,

зростаючи до 80% лише при рН 9,0.

Значним недоліком використання озону для видалення Mn(II) є

необхідність ретельного контролю за процесом з метою недопущення

передозування окисника, яке призводить до утворення розчинного перманганату

калію, котрий не видаляється в процесі подальшого фільтрування та спричиняє

рожеве забарвлення води. Крім того, озон є дорогим реагентом, і його

використання вимагає експлуатації складного технологічного обладнання (в

порівнянні з іншими окисниками) [74, 86, 95].

Недоліком використання перманганату калію для окиснення Mn(II) є

необхідність тривалого контакту, забарвлення води при передозуванні,

токсичність та подразнювальна дія на шкіру, більша вартість у порівнянні з

хлором [86]. У роботі [96] відзначається також, що при окисненні перманганатом
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калію утворюються тонкодисперсні часточки, які погано затримуються

звичайними фільтрами, в зв’язку з чим виникає необхідність застосування після

стадії окиснення методу мікрофільтрації.

З метою уникнення наведених вище проблем при очищенні води від сполук

Mn(II) на сучасному етапі широко застосовується фільтрування через

модифіковані оксидами мангану завантаження [89, 97-103], або ж природні

манганові мінерали, наприклад, піролюзит [104], при контакті з якими

відбувається каталітичне окиснення Mn(II) киснем повітря [79]. В окремих

випадках процес каталітичного окиснення суміщається з біологічним окисненням

[105-108].

Однак, як показують дослідження, і в цьому випадку не завжди легко

досягти бажаної глибини вилучення мангану із води, оскільки ефективність

процесів залежить від рН розчину, вихідної концентрації мангану та заліза,

концентрації інших компонентів, тривалості контакту із шаром сорбенту і т. ін.

У роботі [89] показано, що ступінь вилучення мангану (II) “мангановим

піском” при рН 7,0 та тривалості контакту із сорбентом 10 хвилин не перевищує

55%, зростаючи до 85% в області рН 8,5-9,0.

За даними [104] концентрація мангану у підземній воді знижується до

0,1 мг/дм3 при двостадійному фільтруванні через завантаження на основі

діоксиду мангану лише у разі дозування в розчин перед другою стадією

1,3 мг/дм3 перманганату калію. В інших випадках концентрація мангану в

фільтраті складала 0,3-0,7 мг/дм3. В цих же умовах концентрація заліза в

очищеній воді була нижчою за 0,1 мг/дм3. Вихідна вода містила 5,0-6,5 мг/дм3

заліза та 0,7 мг/дм3 мангану.

В дослідженні [101] повідомляється, що підвищення солевмісту розчину

суттєво знижує ефективність його очищення від Mn(II) в статичних умовах

сорбентом-каталізатором на основі збагаченої манганової оксидно-карбонатної

руди, додатково модифікованої сполуками мангану. Так, при зміні концентрації

хлориду натрію в розчині від 0 до 0,1 моль/дм3 залишкова концентрація мангану

в очищеній воді зростає з 0,5 до 1,5 мг/дм3. Автори статті пов’язують цей факт з
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різним рН рівноважного розчину, однак, в умовах експерименту даний показник

при підвищенні солевмісту змінювався лише від 7,6 до 7,5 (тривалість контакту

72 години), що не може пояснити суттєвої різниці в ефективності вилучення

мангану. Більш вірогідним поясненням, очевидно, є комплексоутворення Mn2+ з

хлорид-іоном, що перешкоджає гідролізу катіону та підвищує стабільність

мангану в розчині. Про стабілізацію Mn(II) у розчині в присутності неорганічних

лігандів повідомляється також у роботі [70].

В роботі [105] досліджено процес видалення мангану та заліза з підземної

води фільтруванням через мангановий або кварцовий пісок, які були засіяні

бактеріями, здатними до біологічного окиснення Mn(II) та Fe(II). Відповідні

бактерії були виділені із фільтра, що довгий час використовувався для очищення

води від сполук мангану та заліза.

Показано, що при концентрації кисню 5 мг/дм3 та тривалості контакту з

завантаженням 11 хвилин фільтр на основі манганового піску видаляє лише 45%

мангану із підземної води, що містить 1,5-2,3 мг/дм3 Mn(II) та 6,0-8,0 мг/дм3

Fe(II) (рН – 7,2). При інтенсивній аерації (концентрація кисню 9 мг/дм3) даний

показник збільшується до 74%. Ефективність завантаження на основі кварцового

піску ще нижча, що свідчить про реалізацію при використанні манганового піску

двох механізмів окиснення мангану: біологічного та каталітичного.

В роботі наголошується, що навіть при поєднанні процесів біологічного та

каталітичного окиснення в межах одного фільтраційного завантаження не

забезпечується потрібна глибина очищення води від мангану (0,05 мг/дм3) при

порівняно високій концентрації цього компонента в вихідному розчині. В той же

час, ступінь вилучення заліза в умовах дослідження досягав 99%.

В роботі [108] досліджено процес видалення мангану із води з

використанням пілотної фільтраційної установки із двома видами завантаження.

Нижній шар фільтраційної колони (висота 73 см) заповнювали кварцовим

піском, що слугував кілька місяців фільтром для видалення із води сполук

мангану. У якості верхнього шару (висота 70 см) використовували кварцовий

пісок, який протягом тривалого періоду експлуатувався в процесі видалення із
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води заліза та амонію. Таким чином, завантаження фільтраційної установки

включало іммобілізовані на часточках піску бактерії, які окиснюють манган, залізо

та амоній. Очевидна також наявність у даному завантаженні оксиду мангану (IV).

Модельні розчини готували із води розподільчої системи з додаванням сполук

мангану (II), заліза (II) та амонію.

Показано, що вміст амонію, і особливо заліза в вихідній воді значно впливає на

ефективніcть її очищення від сполук мангану (II). Відмічається також, що саме манган

лімітує ефективність процесу, і вміст даного компонента в фільтраті часто перевищує

гранично - допустиму концентрацію для питної води – 0,05 мг/дм3, тоді як вміст заліза

та амонію відповідає існуючим нормам. Показано, що при концентрації заліза та

амонію у вихідній воді біля 1 мг/дм3 фільтр ефективно очищує воду з початковим

вмістом мангану 0,8 мг/дм3. При збільшенні концентрації амонію та заліза в вихідній

воді до 2,5 та 3,5 мг/дм3 відповідно ефективне очищення від мангану спостерігається

лише при його початковій концентрації < 0,2 мг/дм3.

Таким чином, наведені вище дані свідчать про те, що сполуки мангану

часто зустрічаються в природних підземних, поверхневих водах, а також шахтних

водах в концентраціях, що значно перевищують регламентовану СНиП 2.04. 02-84

"Водоснабжение. Наружные сети и сооружения" [65] допустиму концентрацію

мангану (0,05 мг/дм3) у воді, яка може подаватися на електродіалізну обробку.

Основною формою мангану в підземних та шахтних водах є розчинні

сполуки Mn(II), глибоке видалення яких вимагає значного підлужування

середовища і використання сильних окисників. Труднощі виникають також в

процесі фільтрування окиснених форм мангану через зернисті завантаження,

мікрофільтраційні чи ультрафільтраційні мембрани.

Методи каталітичного та біологічного окиснення Mn(II) з використанням

різних фільтруючих матеріалів, які на теперішньому етапі вважаються найбільш

перспективними методами вилучення мангану, навіть при їх сумісній дії в

багатьох випадках не забезпечують потрібної глибини очищення від сполук

мангану, особливо при високій концентрації цього мікрокомпонента в вихідній

воді.
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Ще більш складним завданням є видалення Mn(II) із солонуватих

підземних, стічних чи шахтних вод (у порівнянні з деманганацією прісних вод),

оскільки наявність значної кількості неорганічних лігандів сприяє утримуванню

мангану (II) в розчині, ускладнюючи процес його окиснення до малорозчинних

форм. Особливо серйозною є проблема очищення від мангану (II) шахтних вод

[63, 109], які часто характеризуються високим вмістом цього компонента,

низьким значенням рН, та високим солевмістом.

Таким чином, виконання існуючих вимог до вмісту мангану у воді, яка

подається на електродіалізну обробку, вимагає значних затрат на її попередню

підготовку в випадку присутності в розчині Mn(II).

Разом із тим, як виявив аналіз спеціальної літератури, експериментальні

дані щодо впливу сполук мангану на іонообмінні мембрани практично відсутні.

Наявні окремі дослідження [110] були здійснені з використанням реальної води,

яка, разом із манганом, містила інші потенційно небезпечні для мембран

компоненти (Fe(III), Ca2+, Mg2+, HCO3
-, SO4

2-), що не дозволяє виявити процеси,

які відбуваються за участю мангану, і визначити їхній внесок у зниження

електропровідності та селективності мембран.

Таким чином, поширена думка щодо накопичення іонів Mn(II) (через

низьку їх рухливість) у фазі катіонітових мембран [67, 68], що призводить до

“отруєння” останніх, не має експериментального підтвердження. Більше того,

наведені в роботі [111] результати дослідження електропровідності катіоніту КУ-

2-8 (основа для виготовлення катіонітових мембран), викликають сумнів у

правомірності даного твердження, оскільки електропровідність катіоніту в Mn-

формі є лише на 12-14% нижчою, ніж аналогічна характеристика смоли в Ca- та

Mg-формах.

Варто також зазначити, що за даними роботи [112] при

зворотноосмотичному опрісненні підземної води манган та залізо в розчині при

концентрації кожного із них до 8 мг/дм3 контролюються антискалантами. При

цьому наголошується, що стандартна стратегія попередньої підготовки води

перед зворотноосмотичним опрісненням, яка включає фільтрування через
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мангановий пісок, чи інші форми окиснення - фільтрації, є недосконалою із-за

недостатньо ефективної затримки малорозчинних сполук заліза, оксиду мангану,

чи, навіть, колоїдних часточок манганового піску. Це призводить до забруднення

зворотноосмотичних систем, що було підтверджено при експлуатації існуючих

установок. Вказується також, що межа вмісту заліза та мангану, який може

контролюватися антискалантами в системах зворотного осмосу, ще не досягнута.

В роботі [113] повідомляється, що в процесі зворотного осмосу манган, а

також залізо стабілізують у розчині хелатними агентами (глюконова, лимонна,

етилендіамінтетраоцтова кислоти; полімерні антискаланти, такі як поліакрилова

чи акрилова кислоти і т. ін.).

За даними дослідження [91] розчинний манган, який залишився в воді після

стадії попередньої підготовки (0,07 мг/дм3), не окиснився також в процесі

подальшої баромембранної обробки (не дивлячись на присутність у воді

залишкової дози діоксиду хлору) і був видалений зворотноосмотичними

мембранами, не спричиняючи при цьому їх забруднення.

Слід зазначити, що на теперішній час ВООЗ регламентує концентрацію

мангану в питній воді на рівні 0,05 мг/дм3 виходячи лише з естетичних міркувань

та впливу мангану на органолептичні властивості води [57].

Однак, рядом досліджень встановлена нейрологічна [18, 114-120],

загальнотоксична, ембріотоксична й мутагенна дія мангану в порівняно

невеликих дозах (0,1-1,0 мг/дм3) [121, 122]. В роботі [114] досліджено вплив

мангану питної води на його вміст у волосі підлітків віком 6-13 років та їх

розумові здібності (IQ потенціал). Середня концентрація мангану в питній воді в

даному дослідженні складала 0,034 мг/дм3 (діапазон 0,001-2,7 мг/дм3). Виявлено

збільшення вмісту мангану у волосі дітей, а також зниження інтелекту підлітків зі

збільшенням вмісту мангану в питній воді. Показник інтелекту у дітей, які

вживали воду з максимальним вмістом мангану, зменшився на 6,2 пунктів у

порівняні з аналогічним показником у дітей, які вживали воду з мінімальним

вмістом цього компонента. У відповідності з дослідженням [122], при тривалому

надходженні з питною водою (1,0-3,0 мг/дм3) манган підвищує рівень загальної
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смертності, особливо дітей раннього віку, збільшує захворюваність населення за

класом хвороб шкіри й підшкірної клітковини, сечостатевої й кістково-м'язової

систем, викликає ускладнення вагітності й пологів. Підвищена концентрація

мангану в питній воді знижує активність ферментів холінестерази та

церуплазміну крові [74].

У зв'язку із цим вказується на необхідність заміни лімітуючого показника

шкідливості при нормуванні вмісту мангану в питній воді з органолептичного на

токсикологічний [118].

Гранично-допустима концентрація мангану в питній воді в Україні

регламентується на рівні 0,05 мг/дм3 [123, 124]. У відповідності з Державним

стандартом України ДСТУ 4808:2007 [125] манган входить до переліку

пріоритетних токсикологічних показників хімічного складу води. Допустима

концентрація мангану в стічних водах складає 0,8-1,0 мг/дм3 [126].

Враховуючи все вищевикладене, дослідження закономірностей

електроміграції Mn(II) через катіонообмінні мембрани та виявлення можливості

його глибокого вилучення з води в процесі електродіалізного опріснення,

паралельно з видаленням інших компонентів (при виключенні негативного

впливу сполук мангану на іонообмінні мембрани), є важливим науковим та

практичним завданням.

Це дозволить створити наукові засади для спрощення попередньої

підготовки мангановмісних вод до електромембранної обробки і розробки

раціональних технологічних схем їх електродіалізного опріснення. Такі схеми

гарантуватимуть отримання діалізатів, які за вмістом цього токсичного

мікрокомпонента відповідатимуть якості питної чи стічної води.

1.3 Проблеми електродіалізного та зворотноосмотичного опріснення

боровмісних вод

Сполуки бору часто зустрічаються в природних і стічних водах, де їхня

концентрація може досягати десятків та сотень міліграмів на літр. У відповідності
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з даними ВООЗ,  вміст бору в підземних водах різних країн світу змінюється від

0,3 до 100 мг/дм3, у поверхневих – від 0,001 до 360 мг/дм3 [127, 128].

Концентрація бору в океанічній воді, наприклад, становить 4,6-5,0 мг/дм3, у воді

Чорного моря – 2,5-2,8 мг/дм3 [129, 130].

Основним джерелом надходження бору у водне середовище є природні

фактори (вимивання з боровмісних порід, вулканічна діяльність і т. ін.), однак,

останнім часом значно зросла роль антропогенного впливу [131-134]. Це

пов’язано із широким використанням сполук бору в різних галузях народного

господарства і щорічним зростанням їх світового виробництва та споживання, які

за даними роботи [134] становлять 4-5 мільйонів тон на рік (в розрахунку на

B2O3).

Сполуки бору застосовуються при виробництві корозійно-стійких і

жаротривких сплавів, сплавів регулюючих пристроїв ядерних реакторів,

боросилікатного скла й композиційних матеріалів, високоефективних видів

палива, мила й детергентів (у якості відбілюючого агента), консервантів,

в’яжучих агентів (клеї), емалей, глазурей, шкіри, килимів, високочутливих

фотографічних матеріалів, електричних конденсаторів, добрив, інсектицидів,

гербіцидів, антипіренів [135-140]. Борна кислота використовується також в

ядерній енергетиці в якості добавок до теплоносія з метою регулювання

активності реактора [141]. Із всіх елементів періодичної системи бор по

багатогранності областей використання його сполук поступається лише вуглецю.

Таким чином, суттєвий внесок в забруднення природних вод бором роблять

стічні води скляного, металургійного, машинобудівного, текстильного,

керамічного, шкіряного виробництв, сільськогосподарські стоки, стічні води

борновидобуваючої та борноперероблюючої промисловості, комунальні стічні

води [127, 142].

За даними роботи [143] внаслідок дренажу й атмосферних опадів

водорозчинні сполуки бору попадають із шламонакопичувачів, що утворилися в

результаті 50-літньої роботи хімічного цеху по виробництву борної кислоти, у

воду річки Ілек (Росія, Казахстан), де їхня концентрація становить 61,5 мг/дм3 (в
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розрахунку на бор), що значно перевищує гранично-допустиму концентрацію

цього елементу в питній воді (за нормативами вказаних країн – 0,5 мг/дм3). Бором

забруднені також підземні води в цьому регіоні, що призвело до виключення з

водопостачання міста Актобе водозаборів загальною продуктивністю більше, ніж

60 тис. м3/добу. Аналогічна ситуація спостерігається в Каліфорнії (США), де

забруднення підземних вод бором (до 50 ГДК) обумовлено стічними водами

Кестерсонського резервуару-випаровувача. У цей резервуар скидаються дренажні

води з фермерських угідь уздовж ріки San Joaquin Nalley. Концентрація бору в

самій річці коливається від 0,14 до 120 мг/дм3, при середньому значенні 4 мг/дм3

[144, 145]. За даними роботи [146] боровмісні шлами в постіндустріальній зоні

Польщі стали загрозою забруднення підземних вод цього регіону. Концентрація

бору в них має тенденцію до збільшення: з 28 мг/дм3 у 2002 до 63-76 мг/дм3 у

2003 році. Про перевищення ГДК бору в підземних водах промислових районів

України повідомляється в роботах [147, 148]. В дренажних водах

борновидобуваючих шахт Туреччини концентрація бору складає 16-390 мг/дм3

[127], в стічних водах гідротермальних електростанцій Росії (Паужетка) і

Туреччини (Кизилдере) – 30-40 мг/дм3 [149, 150]. В побутових стічних водах

США концентрація бору знаходиться в діапазоні 0,4-1,5 мг/дм3, збільшуючись до

4,5 мг/дм3 в місцях скидання промислових стоків [127]. Вміст бору в стічних

водах Європи складає, в середньому, 2,0 мг/дм3, досягаючи в окремих випадках 5

мг/дм3 [145].

Виконані Державним Агенством охорони навколишнього середовища

Німеччини розрахунки показали, що біля 50% бору потрапляє в стічні води в

результаті використання детергентів. В [151] відмічається, що синтетичні миючі

та різні очисні засоби, які містять перборат натрію і використання яких з кожним

роком зростає, є останнім часом суттєвим джерелом забруднення водного

середовища сполуками бору в усьому світі.

Бор є однією з найбільш життєво-необхідних поживних речовин для рослин

[152, 153]. Як мікродобриво, він займає перше місце по ефективності серед інших

мікроелементів [129]. Бор сприяє засвоєнню рослинами кальцію, важливого
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кофактору ферментів і компонента клітинних оболонок, виявляючи вирішальний

вплив як на розвиток рослини в цілому, так і на приріст урожаю деяких, особливо

чутливих до бору рослин. Наприклад, внесення боровмісних добрив в ґрунт

підвищує врожайність цукрового буряка на 25-50 центнерів з гектару, а також

збільшує вміст в ньому цукру [154]. За даними цього ж дослідження, врожайність

картоплі при внесенні боровмісних добрив зростає на 20-40 ц/га.

При недостатній кількості бору в живленні рослин спостерігається затримка

їх розвитку та відмирання точок росту, хлороз молодого листя, враження

серцевини стебла та коренів [155]. Порушуються також вуглеводневий обмін,

формування репродуктивних органів та процеси запліднення [156]. Найбільш

чутливими до нестачі бору є бобові, капуста, буряк та інші овочеві культури, а

також виноград, яблуні та груші. Менш чутливі до бору – злакові рослини [155].

Разом із тим, надлишковий вміст бору також викликає захворювання

рослин і спричиняє летальні наслідки [156-158], причому, різниця між

необхідною та токсичною для розвитку рослин концентрацією бору є дуже

незначною [127, 131]. У відповідності з дослідженням [159], безпечна

концентрація бору у воді для поливу становить 0,3 мг/дм3 для чутливих рослин, 1-

2 мг/дм3 –  для середньо-чутливих і 2-4  мг/дм3 – для толерантних (стійких).

Регулярне використання поливної води з вмістом бору, який перевищує 1 мг

В/дм3, є шкідливим для більшості рослин [160].

При токсичних концентраціях бору спостерігається загнивання точок росту,

хлороз країв листя, бурі точки на ньому, відмирання старих листків. Сполуки

бору в великих кількостях, в тому числі бура, пентаборат натрію та борна

кислота, є гербіцидами суцільної дії [161]. В місцях з борним засоленням нічого

не росте, як, наприклад, в пустині Death Valley в США, де знаходяться всесвітньо

відомі родовища боратів [155].

Не дивлячись на велику кількість публікацій щодо впливу бору на рослини,

реальна роль цього мікрокомпонента в біохімії рослин виявлена недостатньо

[162]. Передбачається, що бор приймає участь в метаболізмі вуглеводнів та
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переносі цукрів через мембрани, в синтезі нуклеїнових кислот та створенні стінок

клітин [155].

Причини токсичності сполук бору також вивчені мало. Ймовірно, дія борної

кислоти, в яку в остаточному підсумку перетворюється в біологічних системах

більшість сполук бору, ґрунтується на комплексоутворенні з гідроксильними

групами цукрів, катехоламінів, амінокислот (таких, як серин або треонін),

нуклеозидів, нуклеїнових кислот, цілим рядом вітамінів. Можливо, саме тому

найменш токсичними є комплексні сполуки бору з гідроксилвмісними лігандами,

оскільки в них всі гідроксильні групи борної кислоти вже зв'язані [155].

Необхідність мікрокількостей бору для організму людини й тварин є не

настільки однозначною, як для рослин. Є відомості про те, що бор бере участь у

процесах метаболізму кальцію, магнію й фосфору, і, як наслідок, є необхідним

для підтримки нормального стану кісткової тканини. Інші дослідження

дозволяють припустити, що бор відіграє важливу роль у функціонуванні мозку

людини [162, 163]. Повідомляється, що нестача бору в організмі сприяє

виникненню екзем, порушує утворення глікогену в печінці та вуглеводневий

обмін [155].

Однак, очевидно, що дефіцит бору зустрічається дуже рідко. В дослідженні

[156] відзначається, що, на відміну від рослин, у тварин не було виявлено нестачі

цього елементу. Передбачається, що потреба бору організмом задовольняється, в

основному, досить незначними його кількостями, які надходять із їжею та водою.

Підкреслюється, що неможливість створення безборної дієти не дозволяє

встановити відхилення, викликані відсутністю цього елементу.

Таким чином, добова потреба бору для людини й тварин в наш час не

визначена.

В той же час, надлишкове надходження бору в організм призводить до

порушень в функціонуванні різних органів та систем. При нетривалому вживанні

бору в підвищених концентраціях з питною водою виникає роздратування

шлунково-кишкового тракту. При тривалому впливі сполук бору порушення

набувають хронічного характеру, розвивається так званий “борний ентерит” [164,
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165], виникає борна інтоксикація, що може вразити печінку, нирки, центральну

нервову систему. У тривалих випробуваннях на тваринах (миші, криси, кролики,

собаки) виявлено негативний вплив бору на репродуктивну функцію в чоловічих

особин (зниження вироблення сперматозоїдів і розвиток атрофії яєчка), а також на

розвиток ембріонів [166-168]. При постійно підвищеному надходженні бору з

питною водою спостерігаються зміни окремих сторін вуглеводневого обміну

[156], зміни складу крові, затримка фізичного та розумового розвитку дітей,

збільшується ризик патологічних пологів [155, 169, 170].

У зв’язку з наведеною вище інформацією, вміст бору нормується в питній,

поливній та стічних водах.

Виходячи з медичних показників, в 1993 р. ВООЗ встановила граничну

концентрацію бору в питній воді на рівні 0,3 мг/дм3, коли ще не було відомо про

низький ступінь видалення даного компонента в процесі традиційної

водопідготовки. В 1998 році цей показник був збільшений до 0,5 мг/дм3 і

визначався як тимчасовий, оскільки з існуючими технологіями складно досягти

глибокого очищення води від бору в регіонах з високим його вмістом у природній

воді [171]. Однак, в 2011 році норматив ВООЗ щодо вмісту бору в питній воді був

знову підвищений (до 2,4 мг/дм3) [172]. При цьому, як наголошується в роботі

[173], цей показник був встановлений виключно шляхом екстраполяції можливого

впливу сполук бору на здоров’я людини. Автори дослідження [173] вважають

дивним таке суттєве підвищення ВООЗ допустимої концентрації бору у воді

питної якості, однак, не виникає сумніву, що це рішення пов’язане із труднощами

глибокого видалення сполук бору в процесах водоочищення та водопідготовки.

Окремі Європейські країни рекомендують чи лімітують вміст бору в питній

воді на рівні 0,3 мг/дм3 [174], хоча стандарт ЄС щодо вмісту бору в питній воді є

порівняно м'яким і складає 1,0 мг/дм3 [175]. В Японії вимоги до вмісту бору в

питній воді більш жорсткі – 0,2 мг/дм3 [176]. В США допустимий вміст бору в

питній воді складає 0,6 мг/дм3 [160], в Україні та інших країнах СНД, а також у

Саудівській Аравії – 0,5 мг/дм3 [123, 124, 156, 173, 177].



45
Допустима концентрація бору у воді, що скидається в навколишнє

середовище, становить 0,5-1,0 мг/дм3 [126, 159, 178, 179].

У відповідності з ДСТУ 4808: 2007 [125] сполуки бору відносяться до

переліку пріоритетних токсикологічних показників якості води.

В той же час, як наголошувалося вище [165, 171], бор практично не

видаляється з води в традиційних процесах очищення (коагуляція, фільтрування),

а також при біологічній обробці [180]. Більше того, затримка його в процесах

зворотного осмосу та нанофільтрації (які, зазвичай, можуть затримувати до 99%

основних компонентів води) в традиційних умовах не перевищує 40-78% [159,

181-184]. Низьким є також ступінь вилучення бору в традиційних умовах при

електродіалізному опрісненні води [170, 185-187]. В зв’язку із цим, концентрація

бору в пермеатах і діалізатах мембранних установок часто перевищує гранично-

допустиму концентрацію бору для питної, поливної, чи стічної води, що є

значним викликом для мембранної технології на сучасному етапі [51, 52, 182, 184,

188-191].

Для вирішення вказаної проблеми в усьому світі здійснюються дослідження

з виявлення факторів, які впливають на процес видалення бору при мембранному

опрісненні з метою його інтенсифікації, розробляються способи видалення

надлишкової кількості бору з отриманих пермеатів та діалізатів, а також

створюються технологічні схеми, реалізація яких забезпечує отримання води з

допустимим вмістом бору.

Зокрема, в роботах [185, 192-196] вивчено процес електродіалізу

боровмісних розчинів в стаціонарному режимі, а також в режимі опріснення з

використанням різних типів мембран. Показано, що міграція бору при

електромембранній обробці суттєво залежить від природи мембран. При

використанні мембрани МА-40, виготовленої на основі середньоосновного

аніоніту ЕДЕ-10П, перенос бору різко зростає в лужному середовищі, що

пов’язано з посиленням дисоціації слабкої борної кислоти (рКа = 9,25 [197]).

За даними досліджень [134, 187, 198-200] борна кислота (H3BO3)  є

основною формою існування бору в природних водах. При рН, характерному для
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природних вод, вона знаходиться в молекулярному вигляді, починаючи

іонізуватися в лужному середовищі (рН > 9,5) за схемою:

H3BO3 + H2O → B(OH)4
– + H+

Однак, за даними робіт [165, 188, 201], лише при рН 12-13 у вигляді борат-

аніону B(OH)4
– знаходиться 100% бору. Характерні для сполук бору поліборати

не утворюються при концентрації борної кислоти чи боратів, нижчій (за різними

джерелами) 0,01-0,025 моль/дм3 [170, 173, 199].

Перенос бору через аніонітові мембрани з сильноосновними

функціональними групами (МА-41 та МА-100) за даними робіт [193, 194] в

лужному середовищі дещо зменшується, що пояснюється конкуруючим впливом

ОН--аніонів на електроміграцію тетрагідроксоборат-аніону.

В [186] досліджено процес переносу бору з модельних розчинів борної

кислоти через комерційні аніонообмінні мембрани із сильноосновними

функціональними групами AHA, ACМ, AМH (Tokuyaмa Soda, Японія). Показано,

що електроміграція бору залежить від природи мембрани. Найбільш ефективно

вона здійснюється через мембрану ACМ з макропористою структурою та вмістом

води 18-31%, найменш ефективно – через мембрану AHA, яка має найменшу

серед досліджених мембран вологість (13-20%). Оптимальним рН для переносу

бору зазначеними мембранами є рН 9. У більш кислій і лужній областях

електроміграція бору істотно зменшується.

В роботі [202] досліджено процес електродіалізного опріснення модельного

розчину, який містив 1,8 мг/дм3 бору, 5 г/дм3 хлориду натрію, 84 мг/дм3

бікарбонату натрію, 5 мг/дм3 фториду натрію та 100 мг/дм3 нітрату натрію,  з

використанням іонообмінних мембран Neosepta CMX-SB та Neosepta AMX-SB

(Astom Corporation, Японія). Процес здійснювали в потенціостатичному режимі

(V=10 В) при густині струму, нижчій за граничну (0,78 А/дм2). Обробку

завершували при концентрації хлориду натрію в діалізаті 0,5 г/дм3. Показано, що

ступінь вилучення бору суттєво зростає в сильно-лужному середовищі і складає

відповідно 6,1, 13,7, 61,2% для рН 8,5, 9,0 та 12,0.



47
У роботах [185, 193] було показано, що ефективність вилучення бору при

електродіалізному опрісненні різко зростає на завершальній стадії процесу в

умовах зменшення конкуруючого впливу макрокомпонента. В зв’язку із цим

концентрація бору в діалізаті суттєво залежить від глибини опріснення. При

концентрації цього елементу в вихідній воді 4,0-2,3 мг/дм3 та оптимальному для

його вилучення рН концентрація бору в діалізаті знижується до 0,5 мг/дм3 при

зниженні солевмісту до 0,2-0,3 г/дм3.

У роботах [192-196] встановлена можливість електроміграції бору через

катіонітові мембрани МК-40, МК-41, МК-100, що автори пов’язують із

комплексоутворенням бору з сульфокислотними та фосфорнокислими

функціональними групами вказаних мембран. Виявлено також суттєвий внесок

дифузії в процес переносу бору через катіонітові мембрани.

В [203] досліджено ефективність видалення бору з води в процесі

зворотноосмотичної обробки з використанням мембран SW30 HR-380, SW30 HR-

320, SW30-380, BW30-400 і BW30 LE-440 (FILMTEC). Тестування здійснювали в

стандартних умовах: температура – 25oC; ступінь відбору пермеату – 8-10% (SW

мембрани) та 15% (BW мембрани); тиск – 5,5 МПа (SW мембрани) та 1,6-1,1 МПа

(BW мембрани). Показано, що коефіцієнт затримки бору зазначеними

мембранами при рН 8,0 становить, відповідно, 90, 90, 88, 65 та 54%, при цьому

затримка солей сягає 99,0-99,7%. Підвищення рН води до 10 збільшує коефіцієнти

затримки бору до 93-99%. При рН 11 затримка бору мембранами SW30 HR-380,

BW 30-400 і BW30 LE-440 практично однакова і становить в стандартних умовах

тестування 99,0-99,5%, що свідчить про те, що в сильно-лужному середовищі

природа мембран практично не впливає на ефективність вилучення бору.

Аналогічні результати були отримані при дослідженні ефективності

затримки бору мембранами ES10-D4 та CPA2 [197, 204-206]. Так, коефіцієнт

затримки бору цими мембранами в інтервалі рН 7,5-8,5 суттєво відрізняється і

складає відповідно 60 та 40%, в той час, як при рН 11,0 вказаний показник для

обох мембран досягає 99%. За даними роботи [197] коефіцієнт затримки бору

низьконапірними зворотноосмотичними мембранами фірми Hydranautics (ESPA-1,
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LFC1, CPA2) при ступеню відбору пермеату 1% і рН 7,5 складає відповідно 25, 48

та 52%, в той час, як при рН 11,5 – 99% (для всіх досліджених мембран).

Модельні розчини містили 5 мг/дм3 бору.

В [182] здійснена оцінка ефективності затримки сполук бору комерційними

SWRO мембранами поліамідного типу різних виробників: Saehan (SR),

Hydranautics (SWC4+), Filmtec (SW30 HR-XLE, SW30 HR-LE), Toray (TM820,

TM820A). Дві із вказаних мембран (SWC4+ та TM820A) були спеціально

розроблені з метою підвищення ступеня вилучення бору. Затримка солей

вказаними мембранами складає 99,75-99,80%. В процесі досліджень

використовували модельний розчин морської води, що містив 10,5 г/дм3 Na+, 19,0

г/дм3 Cl-, 1,35 г/дм3 Mg2+, 0,45 г/дм3 Ca2+, 2,7 г/дм3 SO4
2- та 5 мг/дм3 бору. Об’єм

вихідного розчину складав 20 дм3 (подавався в циркуляційному режимі), в той

час, як об’єм пермеату, що відбирався для аналізу, – лише 0,02 дм3. З врахуванням

того, що лабораторна установка включала чотири окремих комірки, що дозволяло

досліджувати чотири мембрани одночасно, ступінь відбору пермеату в даних

дослідженнях складав лише 0,4%.

Показано, що затримка бору мембранами SR, SWC4+, SW30 HR-XLE,

SW30 HR-LE, TM820, TM820A в умовах експерименту при рН 6,2 та тиску 4,16

МПа складає відповідно 79,2; 88,2; 86,4; 88,8; 86,4 та 90,7%. При підвищенні рН

до 9,5 коефіцієнт затримки бору збільшується і досягає для вказаного ряду

мембран 94,0; 97,3; 96,3; 97,3; 96,8 та 97,8%. Збільшення тиску до 6,93 МПа

призводить до покращення затримки бору, причому, при рН 6,2 це покращення

більш суттєве і знаходиться в межах 3,7-8,8%, в той час як при рН 9,5 – в межах

1,0-2,4%.

Дослідження впливу температури на затримку бору мембранами SR,

SWC4+, SW30 HR-XLE, SW30 HR-LE, TM820, TM820A показало, що при зміні

температури від 15 до 35 оС коефіцієнти затримки бору зменшуються. Примітним

є те, що при рН розчину 9,5 це зменшення досягає лише 0,8-1,9%, в той час як при

рН 6,2 – 3,2-16% [182].
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Порівняння значень коефіцієнтів затримки бору із дзета потенціалом

поверхні відповідної мембрани не виявило чіткої залежності між вказаними

характеристиками. Так, із чотирьох мембран, які характеризуються найкращою

затримкою бору (SWC4+, SW30 HR-LE, TM820, TM820A), мембрана SW30 HR-

LE в області рН 5,0-10,0 має найвищий серед усіх досліджених мембран дзета

потенціал (-10-14 мВ), в той час, як три інших мембрани – найнижчий (-40-75 мВ).

Разом із тим, дзета потенціал мембрани SR, яка характеризується найнижчою

затримкою бору, в дослідженому інтервалі рН складає -14-18 мВ. Дзета потенціал

мембран вимірювали в 0,005 М розчині хлориду натрію.

В роботах [197, 206, 207] досліджено вплив концентрації хлориду натрію в

модельному розчині на затримку бору мембранами ESPA-1, ESPAB, LFC1, CPA2

та SWC4+. Потік пермеату в усіх дослідах був сталим, що досягалося

регулюванням робочого тиску. Концентрація бору в модельних розчинах

становила 5 мг/дм3, рН – 9,0, ступінь відбору пермеату – 1%. Передбачалося, що

при підвищенні концентрації хлориду натрію коефіцієнт затримки бору

мембранами збільшуватиметься, оскільки з ростом іонної сили розчину pKa

борної кислоти зменшується. Так, за даними дослідження [208] pKa борної

кислоти становить 9,25 та 8,30 при вмісті солей відповідно 0 та 30%. При цьому

концентрація борат-аніонів в розчині (рН 9,0) складає відповідно 36% та 76%.

Однак, показано, що з підвищенням концентрації хлориду натрію від 0,5 до 15,0

г/дм3 коефіцієнт затримки бору мембранами не збільшується, а зменшується [197,

207]. У випадку мембран ESPA-1, LFC1 та CPA2 це зменшення більш виражене

(30-60%) та має поступальний характер. У випадку мембран ESPAB та SWC4+

зменшення коефіцієнтів затримки бору досягає лише 6-11%. Дзета потенціал усіх

досліджених мембран з підвищенням концентрації хлориду натрію змінюється від

негативних значень – (5-22) до позитивних + (10-50). Точка нульового заряду

лежить в інтервалі концентрацій хлориду натрію 1,0-2,0 г/дм3.

Таким чином, наведені результати свідчать про те, що затримка бору в

процесах зворотного осмосу може здійснюватися як за рахунок відштовхування

від однойменно-зарядженої мембрани, так і за рахунок виключення за розміром.
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Причому, останній механізм є, безперечно, домінуючим. На це вказує також той

факт, що при збільшенні рН розчину до 10,0 вплив концентрації хлориду натрію

на затримку бору проявляється в меншій мірі [197]. Очевидно, що борат-аніон,

гідратований радіус якого значно більший за розміром, ніж молекула борної

кислоти [165], затримується мембранами головним чином за рахунок стеричного

фактору.

В роботі [203] описані результати дослідно-промислового випробування

двоступеневої зворотноосмотичної установки продуктивністю 290 м3/год з

мембранами FILMTEC SW30 HR-380 для опріснення морської води, що містить

37,83 г/дм3 солей і 4,98 мг/дм3 бору. Вихід прісної води становив 55%. У процесі

випробувань, які тривали 4 місяці, концентрація бору в пермеаті другої стадії

опріснення складала 0,79-0,86 мг/дм3 (коефіцієнт затримки бору 84,1-82,7%).

Вказується на необхідність опріснення невеликої частини цього пермеату при

підвищеному рН, або ж обробка його борселективною смолою з метою

досягнення в заключному пермеаті концентрації бору 0,5 мг/дм3.

В [203] відзначається, що в наш час проблема бору все частіше виникає при

знесоленні морської води. Хоча мембрани для опріснення морської води мають

максимальну затримуючу здатність відносно бору, це не завжди забезпечує

виконання найбільш жорстких вимог по вмісту даного елементу в пермеаті

(наприклад, 0,4 мг/дм3 бору в кінцевому продукті). У зв'язку із цим компаніями-

виробниками устаткування, інженерними компаніями, технологічними

консультантами, а також користувачами (оператори установок) розроблені різні

концепції для досягнення ефективного видалення бору при виправданих витратах.

Детально концепції щодо опріснення вод із вмістом бору 4,0-6,5 мг/дм3 розглянуті

в роботах [190, 203, 209].

Зокрема, в роботі [190] проведена порівняльна оцінка економічної

ефективності п'яти різних схем видалення бору (табл. 1.1) з використанням SWRO

мембран ТМ820 H-370 і ТМ820А-370, BWRO мембран TМG 20-430 (Toray) та

борселективного сорбенту з N-метилглюкамінними групами Diaion UCB02

(Мitsubishi Chemicals).
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Схема (1) включала трьохступеневу обробку: SWRO + BWRO (у лужному

середовищі) + сорбційна обробка концентрату BWRO.

Схема (2) включала SWRO обробку.

Схема (3) включала: SWRO + сорбційна обробка.

Схема (4) включала: SWRO + BWRO (у лужному середовищі).

Схема (5) включала SWRO + паралельні BWRO (у лужному середовищі) і

сорбційна обробка пермеату SWRO (5).

Таблиця 1.1 – Альтернативні схеми отримання пермеату, який відповідає

вимогам щодо вмісту бору в питній воді [190]

Технологічна схема Процес опріснення Процес видалення бору
1 SWRO + BWRO в

лужному середовищі
+ сорбційна обробка
концентрату
борселективною
смолою

2 SWRO

3 SWRO + сорбційна
обробка пермеату
борселективною
смолою

4 SWRO + BWRO в
лужному середовищі

5 SWRO + BWRO в
лужному середовищі
і паралельно
сорбційна обробка
пермеату
борселективною
смолою

луг

луг

луглуг
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Ефективність зазначених схем оцінювалася із застосуванням двох різних

типів вод:

1) 35 г/дм3 солей, 5,0 мг/дм3 бору, температура – 32oС;

2) 45 г/дм3 солей, 6,5 мг/дм3 бору, температура – 38 оС.

Максимальний ступінь вилучення води в процесі опріснення становив для

води першого типу 50%, другого типу – 45%. Попередню підготовку води

здійснювали шляхом контактної коагуляції та фінішного фільтрування.

Показано, що при використанні мембран ТМ820 H-370 мінімальний вміст

бору в очищеній воді першого типу може досягати відповідно 0,7 і 0,35 мг/дм3

при реалізації схем (2) і (4). При використанні дослідної мембрани ТМ820А-370 з

підвищеною затримуючою здатністю відносно бору ці показники становлять

відповідно 0,4 і 0,3 мг/дм3. Найбільш низький вміст бору в опрісненій воді (< 0,1

мг/дм3) може бути досягнуто у випадку реалізації схеми (3), однак за

економічними показниками ця схема поступається схемам (1) і (5). Використання

мембран з підвищеною затримуючою здатністю відносно бору знижує витрати на

очищення води від бору (наприклад, з 0,51 до 0,48$/м3 для води першого типу при

досягненні концентрації бору в готовому продукті 0,5 мг/дм3). Аналогічні якісні

закономірності отримані також у випадку опріснення води другого типу, однак, зі

зміщенням в область більш високих концентрацій бору в готовому продукті.

Зроблено висновок про те, що у випадку, коли допустима концентрація

бору в пермеаті становить 0,9 мг/дм3, найбільш придатною до використання є

схема (2). Схема (3) найбільш економічно доцільна при допустимій концентрації

бору в пермеаті 0,7-0,9 мг/дм3. Найкращою схемою для одержання пермеату з

концентрацією бору нижчою 0,7 мг/дм3 є схема (1), що включає: SWRO + BWRO

(у лужному середовищі) + сорбційну обробку концентрату BWRO [190].

Для сорбції бору з води пропонуються різні неорганічні [129, 134, 135, 198,

210-216] та синтетичні органічні сорбенти [217-222]. Однак, за переконанням

більшості дослідників, найбільш перспективним сорбційним методом глибокого

вилучення бору із води є метод з використанням борселективних сорбентів N-

метилглюкамінового типу [165, 174, 223-227]. Вказані сорбенти мають високу
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механічну та хімічну стійкість, не токсичні, ефективно регенеруються [225]. Вони

селективно видаляють бор навіть з високомінералізованих розчинів [174].

Селективна сорбція бору сорбентами N-метилглюкамінового типу відбувається

внаслідок взаємодії борат-аніону з гідроксильними групами сорбенту з

утворенням стійких комплексів типу ефірів [165, 174, 199, 228-230, 232]. За

даними роботи [228] константа утворення вказаних комплексів складає біля 104.

Перші зразки борселективних сорбентів були спеціально синтезовані в 70-х роках

минулого століття для видалення бору із магній-вмісних розсолів в керамічній

індустрії [231, 232]. В наш час сорбенти з функціональними групами N-

метилглюкаміну на основі стирол-дівінілбензольної макропористої матриці

випускаються в промисловому масштабі провідними світовими виробниками

іонітів (Amberlite IRA-743 – Rohm and Haas Corporation; Amberlite PWA10 – DOW;

Purolite S-108 – Purolite International; Diaion CRB 02 – Mitsubishi Corporation) [165,

233, 234].

В роботах [165, 174, 227, 230] досліджено вплив рН, концентрації бору в

розчині, швидкості потоку води, діаметру зерна іоніта на сорбційну ємкість

борселективних сорбентів N-метилглюкамінового типу відносно бору. Показана

висока ефективність вилучення бору сорбентами в широкому інтервалі рН (4-10).

При цьому максимум сорбції спостерігається при рН біля 9,0. Виявлено також, що

сорбційна ємність сорбентів N-метилглюкамінового типу суттєво збільшується зі

зменшенням швидкості потоку розчину та діаметру зерна іоніту, а також зі

збільшенням концентрації бору в вихідному розчині.

В роботі [232] досліджено процес видалення бору з пермеату, отриманого в

процесі зворотноосмотичного опріснення води Перської затоки. Показано, що

використання сорбенту Amberlite IRA-743 в динамічних умовах дозволяє знизити

концентрацію бору в пермеаті від 1,5 мг/дм3 до 0,05-0,1 мг/дм3. При цьому, один

об’єм сорбенту здатен очистити біля 780 об’ємів води. Наголошується, що

завдяки можливості глибокого вилучення бору борселективною смолою

сорбційну обробку можна застосовувати лише для частини пермеату, змішування
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якої із необробленою порцією забезпечує концентрацію бору в кінцевому

продукті на рівні 0,4 мг/дм3.

В роботі [52] досліджено процес вилучення бору борселективними

сорбентами N-метилглюкамінового типу (Diaion CRB 02 та Dowex-XUS 43594.00)

з пермеату, отриманого в процесі зворотноосмотичного опріснення води

Середземного моря. Концентрація бору в пермеаті становила 1,5-1,6 мг/дм3.

Показано, що обидва сорбенти мають високу сорбційну ємкість до проскоку (0,2

мг/дм3 В), яка знижується зі збільшенням швидкості фільтрації розчину. При

швидкості 15 об’ємів/об’єм сорбенту за годину об'єм розчину до проскоку

становить близько 950 об'ємів сорбенту, а при швидкості 20 об’ємів/об’єм

сорбенту за годину - лише 620 об'ємів сорбенту. В обох випадках сорбований бор

кількісно десорбується з колонки 5% розчином сірчаної кислоти.

Близькі результати були отримані в [188] при кондиціонуванні за вмістом

бору пермеату зворотноосмотичної установки в м. Ейлат (Ізраїль). Показано, що

при швидкості фільтрування 20 об’ємів/об’єм сорбенту на годину 1 об’єм

Amberlite-IRA743 очищує до проскоку (0,2 мг/дм3 В) 602 об’єми пермеату з

початковою концентрацією бору 1,8 мг/дм3.

В [165] наголошується, що на відміну від практики використання

традиційних іонообмінних смол, коли швидкості фільтрації води досягають

25 м/год, при використанні борселективних смол слід орієнтуватися на швидкість

подачі води – 5-15 м/год.

В роботах [235-238] показана можливість інтенсифікації процесу видалення

бору борселективними смолами N-метилглюкамінового типу шляхом

використання тонкодисперсних фракцій сорбенту (20-75) мкм. При цьому процес

сорбції поєднують з мікрофільтраційною обробкою.

Істотним недоліком борселективних сорбентів N-метилглюкамінового типу

є необхідність двостадійної (кислота, луг) регенерації та значна витрата реагентів

на цей процес [165, 174, 239]. Крім цього, вказані сорбенти мають порівняно

низьку сорбційну ємкість, яка зменшується при зниженні концентрації бору в

розчині. Внаслідок цього в процесі регенерації сорбентів одержують значну
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кількість розведених по бору кислих регенераційних розчинів. Утилізація сполук

бору з цих розчинів є економічно недоцільною, внаслідок чого вони скидаються в

стічні води і стають джерелом вторинного забруднення довкілля.

У [174] відзначається, що для успішного широкого застосування

борселективних сорбентів у практиці водоочищення і водопідготовки необхідно

зменшити витрату реагентів на процес, а також направити особливі зусилля на

розробку процесу відділення борної кислоти від кислоти-регенеранта (соляної чи

сірчаної).

Проведений аналіз літературних джерел свідчить про те, що, незважаючи на

значну кількість досліджень в галузі зворотноосмотичного та електродіалізного

опріснення боровмісних вод, на даний час не визначені можливості вказаних

мембранних методів в плані глибокого видалення бору із вод з різним вмістом

цього компонента. Зусилля більшості дослідників зосереджені, в основному, на

вилученні бору з морської та океанічної води, де вміст бору не перевищує 5-6

мг/дм3, в той час, як природні та стічні води можуть містити значно вищі

концентрації цього мікроелементу. Крім того, дослідження в галузі зворотного

осмосу здійснювалися, здебільшого, при випробуванні мембран в стандартних

умовах, коли ступінь відбору пермеату не перевищував 8-15%, в той час як

найбільш актуальним є питання щодо затримки бору при ступенях відбору

пермеату, які перевищують 50-60%. Не достатньо вивченим є також вплив

основних компонентів природних вод на ефективність видалення бору в процесах

мембранного опріснення. Зокрема, відсутні дані щодо впливу сполук Ca та Mg на

видалення бору в процесі зворотного осмосу, хоча концентрація солей жорсткості

в морській та океанічній воді (які, зазвичай, опріснюються саме методом

зворотного осмосу) є досить значною. Не визначено також вплив характерних для

природних вод аніонів на процес електроміграції борат-аніону через аніонітові

мембрани. Не досліджено можливостей концентрування сполук бору в процесі

мембранного опріснення, хоча це питання є вкрай актуальним з точки зору

ефективності подальшої утилізації утворених концентратів для уникнення їх

негативного впливу на довкілля. Не вирішеною залишається проблема утилізації
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кислих боровмісних розчинів, які утворюються в процесі регенерації

борселективних сорбентів (що використовуються для кондиціонування діалізатів

та пермеатів) і становлять небезпеку вторинного забруднення навколишнього

середовища, а також проблема значної витрати реагентів на регенерацію.

Оскільки ефективність затримки бору в процесі мембранного опріснення суттєво

залежить від типу мембран, надзвичайно актуальними є також дослідження

процесу вилучення бору мембранами, доступними на ринку України.

Вирішення вказаних завдань дозволить створити наукові засади для

розробки раціональних технологічних схем мембранного опріснення широкого

спектру боровмісних вод. Практична реалізація таких схем забезпечить

досягнення необхідної глибини очищення води від токсичних сполук бору при

виключені вторинного забруднення довкілля.

1.4 Проблеми мембранного опріснення вод, що містять сполуки арсену

В наш час арсен розглядається як найбільш небезпечне неорганічне

забруднення питної води [53, 240 , 241].

Хоча токсичність сполук арсену відома дуже давно, шкідливий вплив

мікрокількостей цього компонента на здоров'я людини при тривалому вживанні з

питною водою встановлено лише наприкінці минулого століття. Так, вперше

випадки викликаних арсеном захворювань шкіри були виявлені в 1983-1987 рр. у

жителів Індії та Бангладеш. Характерними ознаками враження шкіри були зміни в

пігментації верхньої частини грудної клітини, рук та ніг, а також кератози долонь

рук і підошов ніг. При сприянні ВООЗ було здійснено хімічний аналіз води в

джерелах, які використовувалися хворими в питних цілях, і встановлено

взаємозв’язок між їх діагнозом та високими концентраціями сполук арсену в

питній воді [242].

Оскільки проникнення арсену в організм людини через шкіру, а також через

харчовий ланцюг є обмеженим, найбільшу загрозу для здоров'я людей даний

токсикант спричиняє при потраплянні з питною водою [240, 242, 243].
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Крім захворювань шкіри, він може викликати онкологічні захворювання

сечового міхура, нирок, легенів, захворювання кровоносних судин, нижніх

кінцівок, діабет, гіпертензію, репродуктивні розлади, порушення розумового

розвитку дітей [53, 244]. Приблизно 1 людина зі 100, які протягом тривалого

періоду споживають воду із вмістом арсену 0,05 мг/дм3, може померти від

обумовленого арсеном онкологічного захворювання. Ця кількість досягає 10% у

тих випадках, коли концентрація даного елементу в питній воді перевищує 0,05

мг/дм3 [245]. Міжнародне агентство з дослідження онкологічних захворювань

(IARC) відносить арсен до першої групи найбільш небезпечних канцерогенів

[246].

Спираючись на новітні дані щодо канцерогенності та генотоксичності

сполук арсену, ВООЗ в 1993 році знизила гранично-допустиму концентрацію

цього елементу в питній воді з 50 до 10 мкг/дм3 [247-249]. До 10 мкг/дм3 була

також знижена ГДК арсену в питній воді в країнах ЄС і Японії [240]. В 2001 році

зазначений норматив був прийнятий Агентством Охорони Навколишнього

середовища США [250]. Нормативні документи України [123, 124] також

регламентують вміст арсену в воді, призначеній для пиття, на рівні 0,01 мг/дм3.

Допустима концентрація арсену в стічних водах складає 0,2 мг/дм3 [126]. У

відповідності з ДСТУ 4808: 2007 [125] сполуки арсену відносяться до переліку

пріоритетних токсикологічних показників якості води.

Діапазон концентрацій As у природних водах є дуже широким і становить

0,5-5000 мкг/дм3 [240]. Типова концентрація As у прісній воді складає 10 мкг/дм3,

рідше –  до 1  мкг/дм3. Іноді прісні, в основному підземні води, містять більш

високі концентрації арсену (> 50 мкг/дм3).

Природні води з підвищеним вмістом арсену виявлені в багатьох регіонах

світу: Південно-Східна Азія (Бангладеш, В'єтнам, Непал, Камбоджа, Монголія,

Китай, Тайланд, Пакистан, Тайвань); Центральна й Південна Америка

(Аргентина, Чилі, Мексика); Північна Америка (США, Канада); Австралія;

Європа (Фінляндія, Угорщина, Німеччина, Хорватія, Румунія, Італія, Іспанія,

Греція) [251, 252]. За даними дослідження [253], в 70% проаналізованих проб
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природної води, відібраної на території України, також зафіксовано вміст арсену,

який перевищує 10 мкг/дм3. Зокрема, в 17 пробах підземної води концентрація

арсену складає 20-83 мкг/дм3, в 19 пробах ґрунтових вод – 20-100 мкг/дм3,  в 5

пробах поверхневих вод – 10-85 мкг/дм3. Як повідомляється у роботі [254], вміст

арсену у воді транскордонної ділянки р. Тиса в межах України у контрольних

створах поблизу населених пунктів Вилок та Чоп в 2009-2013 рр. досягав в окремі

періоди 24 та 78 мкг/дм3 відповідно. У мінеральних водах Закарпаття

концентрація арсену досягає 1,5-2,0 мг/дм3 [255].

Наявність сполук арсену в природних водах обумовлена, в основному,

природними факторами (геотермальні процеси, розчинення мінералів), однак має

місце також і антропогенний вплив [240, 247, 250, 254,  256, 257, 258].

Наприклад, за даними дослідження [259] вміст арсену в Керченському

водосховищі в окремі роки в період спостереження 1997-2004 рр. складав 70-90

мкг/дм3, що є наслідком потрапляння промислових стічних вод. Виявлено також

вплив шахтних відходів на забруднення арсеном підземних вод в Польщі,

Республіці Корея, Бразилії, Буркіна-Фасо (до 1630 мкг/дм3) [246].

Основними антропогенними джерелами сполук арсену в природних водах є

шахтна індустрія, фармацевтична промисловість, підприємства з виробництва

скла, кераміки, пестицидів, гербіцидів, фарб, нафтопереробні підприємства,

підприємства по виплавці металів та сплавів [53, 247, 256, 258, 260]. Сполуки

арсену застосовують в якості антисептиків для запобігання від псування та

консервації шкір, хутра, деревини, а також для боротьби з комахами, гризунами,

бур'янами. Щорічно у світі виробляється понад 60000 тонн сполук As.

Арсен у природних водах перебуває, в основному, у вигляді неорганічних

форм As(III) і As(V), співвідношення між якими залежить від окисно-відновного

потенціалу та рН середовища [261, 262].

Поверхневі води можуть містити також невисокі (від 10 до 60% від

загальної кількості арсену) концентрації органічних форм, таких як

монометиларсенати (ММА) та диметиларсенати (ДМА) [247, 263]. Зазначені

сполуки, а також похідні феніларсенатної кислоти, використовуються в
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сільському господарстві і можуть, таким чином, забруднювати

сільськогосподарські стічні води. У деяких озерах ММА є домінуючими формами

арсену, і їхня концентрація істотно змінюється в залежності від сезону, як

результат біологічної активності води [247].

Сполуки тривалентного арсену є в 60 разів токсичнішими, ніж сполуки

п’ятивалентного арсену, тоді як органічні сполуки цього елементу набагато менш

токсичні, ніж неорганічні [241, 257, 264, 265]. Однак, слід відзначити, що новітні

дослідження демонструють канцерогенну дію метиларсенатів, особливо ДМА

[263].

Важливо відзначити, що в організмі людини сполуки As(V) легко

відновлюються до As(III). Таким чином, хронічна токсичність спожитої питної

води не залежить від співвідношення окисненої та відновленої форм арсену. Із

цього також випливає, що обробка води, яка приводить до простої конверсії

As(III) до As(V), не знижує токсичності цієї води, всупереч існуючій думці [241].

В атмосферних або більш окисних умовах домінуючою формою арсену у

воді є As(V), у середньо-відновному середовищі термодинамічно стабільніший –

As(III). У відповідності з дослідженням [267], 67-99% від загальної кількості

арсену у підземних водах представлено As(III).

Враховуючи значну поширеність сполук арсену в природних водах і

виявлену високу їх шкідливість для здоров’я людини при порівняно низьких

концентраціях в питній воді, в наш час в усьому світі здійснюються інтенсивні

дослідження з метою пошуку ефективних методів очищення води від цього

токсичного компонента.

Опубліковано значну кількість робіт щодо видалення сполук арсену із води

методами коагуляції в сполученні з фільтрацією та мікрофільтрацією [268-274],

реагентного або каталітичного окиснення з наступною коагуляційною чи

сорбційною обробкою [275-280], сорбції [253, 266, 281-302].

Проведено також ряд досліджень [247, 261, 303-312] щодо вивчення

ефективності вилучення сполук арсену із води в процесі мембранної обробки.
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В роботі [261], зокрема, показано, що при використанні

зворотноосмотичних мембран ЕS-10 і NTR-789 HF (Nitto Electric Industrial Со.,

Японія) коефіцієнт затримки As(V) перевищує 95% при рН 5, 7 і 10. В кислому

середовищі (рН=3,0) затримка As(V) мембраною ЕS-10 залишається на такому ж

рівні, а мембраною NTR-789 HF – зменшується до 80%. Коефіцієнт затримки

As(III) мембраною ЕS-10 в інтервалі рН 3-7 становить близько 75% і збільшується

до 90% лише при рН 10. Коефіцієнт затримки As(III) мембраною NTR -729 HF

значно нижчий і складає близько 20% в інтервалі рН 3-7. При підвищенні рН до

10 даний показник зростає до 43%. Затримка хлориду натрію мембранами ЕS-10 і

NTR-789 HF складала відповідно 97,0 та 89,0%. Інформація щодо ступеня відбору

пермеату в процесі досліджень в роботі [261] не надається.

В [306] повідомляється, що при використанні ароматичної поліамідної

мембрани ЕS-10 коефіцієнт затримки арсеніту (концентрація Аs у вихідному

розчині 200 мкг/дм3) становить 50% при рН 3-6 і 89% – при рН 10. У випадку

полівінілспиртової мембрани NTR-729 HF коефіцієнт затримки арсеніту при рН 7

та 10 становить відповідно 50 та 80%, у випадку полівінілспиртової мембрани

NTR-7250 – 30 та 60%.

В [307] показано, що затримка арсенату та арсеніту (СAs – 200 мкг/см3)

мембраною ЕS-10 при ступеню відбору пермеату 15% складає відповідно 99 та

55% в інтервалі робочого тиску 0,2-0,5 МПа. Коефіцієнт затримки арсенату та

арсеніту щільною (номінальна затримка солей 99,9%) зворотноосмотичною

мембраною на основі триацетату целюлози HR3155 (Toyobo Co., Ltd) при обробці

розчину, моделюючого природну підземну воду, складав відповідно 99,0 та 90,4%

при ступеню відбору пермеату 66% та тиску 4,0 МПа. Однак, наведені дані щодо

затримки арсену мембраною HR3155 не можна вважати достовірними, оскільки в

роботі повідомляється про відкладення на поверхні мембрани в процесі

досліджень сполук заліза (вміст якого в модельному розчині складав 10 мг/дм3),

що, по-перше, могло спричинити сорбційне видалення арсену, а, по-друге,

вплинути на розподільчі характеристики досліджуваної мембрани.
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В [247] повідомляється, що ступінь видалення арсенату в процесі

випробування пілотних зворотноосмотичних установок з використанням різних

типів мембран становить 88-99%, тоді як ступінь видалення арсеніту – лише 5-

84%. Відзначається також, що затримка Аs(III) істотно збільшується в

сильнолужному середовищі.

За даними робіт [252, 261] As(III) присутній у воді, звичайно, у формі

слабкої арсенітної кислоти H3AsО3 (рКа = 9,22), а As(V) – у вигляді значно

сильнішої арсенатної кислоти H3AsО4 (рКа = 2,20) та її аніонів H2AsО4
– і HAsО4

2–.

Співвідношення між різними формами арсену в залежності від рН наведено

на схемі

Форми існування As(III) і As(V) у природній воді в залежності від рН

H3AsО3 H2AsО3
– HAsО3

2–

H3AsО4 H2AsО4
– HAsО4

2– AsО4
3–

pН                  2,26                           6,77           9,17                  11,5       13,5

Таким чином, в інтервалі рН 4-10 сполуки As(III) в розчині не заряджені, а

сполуки As(V) – заряджені негативно. Це сприяє більш ефективному вилученню

As(V) у процесах очищення води в порівнянні з вилученням As(III) [247, 261,

266]. Збільшення затримки арсеніту нанофільтраційними та

зворотноосмотичними мембранами в лужному середовищі пояснюється

посиленням дисоціації слабкої арсенітної кислоти та переходом As(III) в іонну

форму.

В [304] досліджено ефективність вилучення Аs(V) з модельних розчинів та

реальної підземної води в мембранному модулі спірального типу з

тонкоплівковою композитною поліамідною нанофільтраційною мембраною 192-

NF 300 (Osmonics Inc.). Встановлено, що затримка Аs(V) цією мембраною складає

93-99% при його концентрації у вихідній воді 100-382 мкг/дм3. З підвищенням

концентрації коефіцієнт затримки Аs(V) зростає. Вміст арсену в пермеаті

знижувався до 5 мкг/дм3. Зміна робочого тиску від 0,3 до 0,7 МПа практично не

впливає на ефективність видалення арсену. В інтервалі температури від 10 до

25°С коефіцієнт затримки Аs(V) змінюється в незначній мірі, зростаючи на 1-2%
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при T<15 oC. Ступінь відбору пермеату при дослідженнях модельних розчинів

складав 5,6-15,0%. При обробці реальної підземної води (коефіцієнт відбору

пермеату 60%), коефіцієнт затримки арсену мембраною 192-NF 300 досягав 95%.

В [305] вивчено процес вилучення арсенітів та арсенатів із модельних

розчинів з використанням поліамідної тонкоплівкової композиційної

нанофільтраційної мембрани NF-45 (FilmTec, Minnetonka, MN). Середній радіус

пор мембрани (визначений на основі моделі трансмембранного переносу

Шпіглера та Кедема) складав 0,44 нм, показник MWCO (molecular weight cut-off–

відсікання за молекулярною масою) – 180-340 Да. Досліди здійснювали в режимі

перехресної (crossflow) мембранної фільтрації при ступеню відбору пермеату <

1%. Показано, що при рН 8,1 коефіцієнт затримки арсенату мембраною NF-45

збільшується від 60 до 90% при підвищенні концентрації Аs(V) у розчині з 10 до

316 мкг/дм3. Ступінь вилучення арсеніту в цих умовах був значно нижчим і з

підвищенням концентрації As(III) від 10 до 100 мкг/дм3, навпаки, знижувався з 20

до 7%. Зміна рН води в інтервалі 4-8 практично не впливала на ефективність

вилучення арсеніту, який у цих умовах перебуває в недисоційованій формі.

В роботі [53] досліджено процес затримки сполук арсену

нанофільтраційними поліамідними мембранами NF270 та TFC-SR-2. Робочий

тиск складав 0,48 МПа, рН – 8,0, ступінь відбору пермеату – 60%. Показано, що

при збільшенні концентрації As(V) в модельному розчині від 50 до 1000 мкг/дм3

коефіцієнт затримки арсену мембранами дещо зростає: від 90 до 93% у випадку

NF270, та від 88 до 91% – у випадку TFC-SR-2. При збільшенні концентрації

Аs(III) приблизно в такому ж діапазоні коефіцієнт затримки арсену, навпаки,

суттєво зменшується (від 36,0 до 6,5% для мембрани NF270), що пов’язується із

зростанням ролі дифузійної та конвективної складової в масопереносі

незарядженої арсенітної кислоти через мембрани.

Дослідження впливу рН на коефіцієнт затримки As(V) мембранами NF270

та TFC-SR-2 [53] показало, що вказаний показник різко зростає (від 51-54% до

89%) при підвищенні рН розчину з 4 до 6-7. При подальшому підлужуванні

середовища (до рН = 10) коефіцієнт затримки As(V) змінюється не суттєво (91-
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93%), що узгоджується з результатами досліджень впливу рН на коефіцієнт

затримки As(V) нанофільтраційними мембранами N30F та NE90 [310, 311]. В

роботі [53] наголошується, що аналогічна залежність коефіцієнта затримки As(V)

від рН притаманна лише для мембран з порівняно великим розміром пор, які

затримують As переважно за зарядовим механізмом. При підвищенні рН

однозарядний арсенат-аніон трансформується в двозарядний (різкий перехід при

рН 6-7), що обумовлює покращення затримки арсену негативно зарядженими

мембранами. Мембрани зі значно меншим розміром пор (наприклад, NF70)

затримують As, в основному, завдяки стеричному (виключення за розміром)

фактору, в зв’язку з чим, при зміні рН коефіцієнт затримки As(V) такими

мембранами практично не змінюється [53].

В роботі [53] показано також, що при збільшенні концентрації хлориду

натрію в розчині від 0 до 1,0 моль/дм3 та сталому тиску (0,48 МПа) коефіцієнт

затримки As(V) нанофільтраційними мембранами NF270 та TFC-SR-2 знижується

(від 98-93 до 79-73%). Вказане явище пов’язується зі зменшенням в

концентрованих розчинах електролітів негативного заряду мембран завдяки

стисканню подвійного електричного шару, що призводить до зменшення

електростатичних сил відштовхування між арсенат-аніонами та поверхнею

мембран. Автори дослідження [53] відмічають, що отримані ними результати

щодо впливу іонної сили розчину на затримку As(V) нанофільтраційними

мембранами відрізняються від даних, наведених у роботі [300], які свідчать про

незначний вплив концентрації фонового електроліту на ефективність видалення

арсенату в процесі нанофільтрації. Виявлена відмінність пояснюється тим, що в

дослідженні [300] використовувалися більш щільні нанофільтраційні мембрани,

для яких електростатичний фактор в затримці As(V) грає малу роль.

Збільшення концентрації хлориду кальцію, дігідрофосфату натрію та

сульфату натрію в модельному розчині від 0 до 0,01 Моль/дм3 при сталому тиску

(0,48 МПа) призводить до незначного зменшення затримки мембранами NF270 та

TFC-SR-2 як арсенату, так і арсеніту [53].
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В роботі [312] досліджено процес видалення арсенату з модельних

розчинів, а також реальної природної води з використанням нанофільтраційної

мембрани NF-300 (Osmonics Inc., USA). Показник MWCO для цієї мембрани

складає 180 Да. Показано, що коефіцієнт затримки аніонів мембраною

зменшується в ряду: SO4
2– > HAsO4

2– >  HCO3
– >  F– >  Cl– >  NO3

– і складає

відповідно: 99, 97, 85, 78, 54 та 53%. Висока затримка двозарядних аніонів (SO4
2–,

HAsO4
2–) пояснюється більшим розміром їх гідратованих форм і більш

ефективним виключенням за розміром в порівнянні з однозарядними іонами, а

також інтенсивнішим електростатичним відштовхуванням від поверхні мембрани

(або ж Доннанівським виключенням). При переході від індивідуальних розчинів

арсенату до реальної природної води селективність мембрани по відношенню до

арсенат-аніону зменшується від 97,0 до 95,2%.

Робочий тиск мало впливає на ефективність вилучення сполук арсену

зворотноосмотичними та нанофільтраційними мембранами [53, 304, 307, 308,

312]. У відповідності з [308], при підвищенні тиску від 0,3 до 1,1 МПа затримка

арсену комерційними мембранами ЕS-10, NTR-729HF і NTR-7250 збільшується

лише на 4%. Затримка As(V) нанофільтраційними мембранами NF270 та TFC-SR-

2 при зміні тиску в інтервалі 0,15-0,50 МПа зростає від 80-82% до 84-91% [53]. За

даними дослідження [312] коефіцієнт затримки арсенату нанофільтраційною

мембраною NF-300 не залежить від тиску в інтервалі його значень 0,5-1,0 МПа

при температурі 20 оС і складає 97%.

Таким чином, аналіз літературних даних свідчить про те, що сполуки

арсену часто зустрічаються в природних водах, що обумовлено як природними

причинами, так і антропогенним впливом. Широка поширеність сполук арсену в

природі, а також виявлена останнім часом їх серйозна небезпека для здоров'я

людини при вживанні в порівняно низьких концентраціях з питною водою

обумовлюють актуальність досліджень з розробки ефективних і економічно-

доцільних методів видалення цього елемента із водних розчинів.

Досліджено вплив рН, вихідної концентрації арсену в розчині, робочого

тиску, природи мембран на затримку As(V) та As(III) нанофільтрацією та
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зворотним осмосом, які виявили високу ефективність цих процесів в плані

затримки арсенату (88-99%). В той же час, показано, що коефіцієнт затримки

арсеніту нанофільтраційними та зворотноосмотичними мембранами складає лише

5-84%.

Наявні дослідження, однак, лише констатують факт низької затримки

As(III) в процесах зворотного осмосу та нанофільтрації, не пропонуючи шляхів

вирішення проблеми підвищеного вмісту арсену в пермеатах. Враховуючи те, що

67-99% від загальної кількості арсену у підземних водах представлено As(III),

розробка раціональних технологічних схем, які забезпечують отримання

пермеатів, що відповідають якості питної води за вмістом даного токсичного

компонента, є надзвичайно актуальною. Крім того, в опублікованих дослідженнях

практично не приділено уваги впливу ступеня відбору пермеату на затримку

сполук арсену, а більшість робіт виконана при низькому значенні цього показника

(1-15%). Разом із тим, це питання є надзвичайно важливим з точки зору

можливості скорочення об’ємів арсеновмісних концентратів для спрощення їх

подальшої утилізації та уникнення негативного впливу на довкілля. Хоча впливу

робочого тиску на ефективність видалення арсену в процесах нанофільтрації та

зворотного осмосу приділялась увага в багатьох роботах, вказані дослідження

здійснювалися, в основному, при низьких значеннях даного параметру (0,2-1,0

МПа). В той же час, наприклад, максимальний робочий тиск при використанні

нанофільтраційної мембрани ОПМН-П та зворотноосмотичної мембрани ESPA-1

складає, відповідно, 1,5 та 4,12 МПа. Не достатньо вивченим є також вплив

характерних для природних вод іонів на ефективність видалення сполук арсену в

процесах зворотного осмосу та нанофільтрації. Зокрема, відсутні дані щодо

затримки сполук арсену в присутності гідрокарбонатів, які часто є основним

компонентом підземних вод. Дослідження щодо впливу сульфатів та солей

жорсткості є поодинокими, а результати впливу хлоридів на процес видалення

арсену, отримані різними авторами, суттєво різняться. Оскільки затримка As в

процесі мембранного опріснення суттєво залежить від типу мембран,

актуальними є також дослідження ефективності вилучення арсену мембранами,
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які широко використовуються в Україні для реалізації процесів зворотного осмосу

та нанофільтрації.

Що стосується електродіалізного опріснення арсеновмісних вод, то в наш

час існують лише окремі відомості щодо можливості видалення As (від 21,0 до 3,0

мкг/дм3) [313] в процесі електромембранної обробки. При цьому відсутня

інформація щодо складу опрісненої води, глибини опріснення та форм вилученого

арсену. Таким чином, перспективи використання методу електродіалізу для

опріснення вод, які містять цей токсичний мікроелемент, на даний час

залишаються не визначеними.

Висновки до розділу 1

Аналіз наукової літератури свідчить про зростаючу роль мембранних

методів опріснення в галузі підготовки питних та очищення стічних вод. Широке

практичне впровадження та розширення спектру вод, які підлягають обробці,

підвищує актуальність робіт по видаленню із води в процесах мембранного

опріснення токсичних мікрокомпонентів мангану, бору, арсену, які мають широке

поширення в природних та стічних водах, та створюють серйозні екологічні та

технологічні проблеми в процесі мембранної обробки.

Створення наукових засад видалення токсичних мікрокомпонентів мангану,

бору та арсену в процесах мембранного опріснення дозволить:

-забезпечити видалення вказаних сполук із води до норм питного

водопостачання;

- запобігти забрудненню мембран і погіршенню їхніх характеристик;

- створити раціональні технологічні схеми попередньої підготовки води до

мембранної обробки та раціональні технологічні схеми кондиціювання пермеатів

і діалізатів за вмістом мікрокомпонентів;

- прогнозувати якість опрісненої води за вмістом мікрокомпонента в

залежності від складу вихідної води й технологічних режимів обробки;

- виключити або зменшити ризики вторинного забруднення довкілля в

процесі опріснення.
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РОЗДІЛ 2

ОБ’ЄКТИ ТА МЕТОДИ ДОСЛІДЖЕННЯ

2.1 Об’єкти дослідження

Об’єкти дослідження – процеси мембранного опріснення, розділення та

концентрування вод, що містять мікрокомпоненти манган, бор, арсен, а також

процеси сорбційного кондиціонування пермеатів та діалізатів за вмістом сполук

бору та арсену.

2.1.1 Водні системи

 В дослідженнях використовували модельні розчини, які містили відповідний

мікрокомпонент, а також різні концентрації фонових електролітів. В окремих

експериментах використовували воду Чорного моря та підземну воду, в яку

додавали відповідний мікрокомпонент, а також реальні розчини, отримані в

процесі регенерації сорбентів. Манган дозували у воду в вигляді MnCl2,  бор –  у

вигляді H3BO3. Модельні розчини арсену (III) готували зі стандартного зразка, що

випускається у вигляді розчину As2O3 в соляній кислоті (0,01 моль/дм3). Модельні

розчини арсену (V) готували з наважок Na3AsO4. Для створення сольового фону в

модельних розчинах використовували солі NaCl, Na2SO4, CaCl2, MgCl2, NaHCO3

кваліфікації х.ч. та ч.д.а. рН розчинів регулювали додаванням HCl та NaOH.

2.1.2 Мембрани та сорбенти

2.1.2.1 Іонообмінні мембрани та їх підготовка до випробувань

Характеристики іонообмінних мембран, використаних в дослідженнях,

наведені в табл. 2.1.
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Таблиця 2.1 – Основні характеристики іоонообмінних мембран,

використаних у дослідженнях [314-316]

Електричний опір

в 0,6 М NaCl

(не більше)

Тип мембран Функціо-

нальна

група

Селективність,

частки, не

менше ( 0,01-

0,1М NaCl) ρ, Ом·см ρп, Ом·см2

Воло-

гість, %

не

більше

МК-40 –SO3H 0,96-0,97 220 12 40±5

МК-41 –PO3H2 0,981) 3501) 201) 30

МФ-

4СК

–SO3H 0,98 125 - 11,0-

15,6

МК-100 –SO3H 0,97 150 4,8 42-48

Катіоно

обмінні

Ionics C –SO3H - - - -

МА-40 =N+=,=N–,

=NH,

0,94 240 12 40±5

МА-41 –N+(CH3)3 0,96 350 20 40±5

МА-100 –N+(CH3)3 0,98 150 - 42-48

Аніоно

обмінні

Ionics A –N+(CH3)3 - - - -
1) Визначення здійснено в розчині NaOH

Гетерогенні іонообмінні мембрани МК-40, МК-41, МА-40, МА-41

виготовляються ВАТ “Щокіноазот” (Росія) на основі синтетичних іонообмінних

смол КУ-2, КФ-1, ЕДЕ-10П, АВ-17 (відповідно) шляхом пресування суміші

порошку іоніту та поліетилену. Для забезпечення механічної міцності поверхня

мембран армується капроновою сіткою.

Аніоніт ЕДЕ-10П являє собою продукт поліконденсації

поліетиленполіамінів з епіхлоргідрином. Цей іоніт включає вторинні, третинні та

четвертинні (біля 20% від загальної кількості) аміногрупи [317]. Іоніти КУ-2, КФ-

1, АВ-17 отримують прищепленням відповідних функціональних груп до матриці,

синтезованої шляхом полімеризації стиролу та дівінілбензолу. Гетерогенні
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іонообмінні мембрани характеризуються високою хімічною стійкістю і можуть

тривалий час експлуатуватися навіть в концентрованих розчинах кислот та лугів.

Гомогенні іонообмінні мембрани МК-100 та МА-100 (ЧВО “Азот”, Україна)

одержують шляхом співполімеризації стиролу та дівінілбензолу в гранулах

набухлого поліетилену низької густини з наступною екструзією суміщеної

системи поліетилен - рідкозшитий полістирол в плівкову матрицю. В отриману

таким чином матрицю шляхом хімічної обробки вводяться функціональні групи.

[317, 315, 318].

Гомогенна мембрана МФ-4-СК виготовляється ВАТ “Пластполімер”

(Санкт-Петербург, Росія) на основі сополімеру тетрафторетилену та

перфторвінілових мономерів [10, 319]. Випускаються як неармовані, так і

армовані зразки мембрани МФ-4-СК, при цьому в останньому випадку для

армування використовують фторетиленову тканину [316]. В даній роботі

використовували армований зразок вказаної мембрани.

Гомогенні іонообмінні мембрани Ionics C (CR67-HMR-6712 ) та Ionics A

(anion-204-8XZL-388) з сильнокислотними та сильноосновними функціональними

групами, відповідно, виготовлені фірмою  Ionics (США), яка зараз включена до

складу GE Infrastructure – Water & Process Technologies.

Перед початком досліджень іонообмінні мембрани готували у відповідності

з ГОСТ 17553-72 [320]. Для цього мембрани поміщали в скляну ємність та

заливали 3% розчином HCl (кваліфікації х.ч.) у випадку катіонообмінних

мембран, чи 3% розчином NaOH – у випадку аніонообмінних мембран. Об’єм

розчину брали з розрахунку 100 см3 на 7 г мембрани. Розчин над мембранами

перемішували магнітною мішалкою, змінюючи його новою порцією кожні 30

хвилин. Загальний час такої обробки складав 3 та 5 годин відповідно для

катіонітових і аніонітових мембран, після чого мембрани відмивали

дистильованою водою до нейтральної реакції промивної води. У випадку

сильноосновних мембран дистилят попередньо звільняли від вуглекислоти [321].

Підготовлені зразки катіонітових та аніонітових мембран (в H+ та OH–-формах

відповідно) зберігали в дистильованій воді в ємностях з притертою пробкою.
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2.1.2.2. Нанофільтраційні та зворотноосмотичні мембрани, підготовка до

випробувань

Характеристики нанофільтраційних та зворотноосмотичних мембран,

використаних в дослідженнях, наведені в табл. 2.2.

Таблиця 2.2 – Характеристики нанофільтраційних та зворотноосмотичних

мембран, використаних в дослідженнях

Тип мембран

НФ ЗвОс

Характе-
ристика

ОПМН-П ОПАМ-КН ОФАМ - К ОФМ -КМ МГА-100 ESPA-1

Матеріал
мембрани

Компо-
зитний

поліамід

Композитний
поліамід

Компо-
зитний

поліамід

Компо-
зитний

поліамід

Ацетат-
целю
лози

Компо-
зитний

поліамід
Робочий
тиск, МПа

1,6 1,5 3,0 5,0 5,0 4,16

J ( по філь-
трату),
дм3/дм2·год

80 36 80 50 25 50

Селектив-
ність, %
(не менше)

98,5
(по 0,2%
MgSO4)

70,0
(по 0,15%

NaCl)

95,0
(по 0,15%

NaCl)

96,0
(по 0,15%

NaCl)

98,5
(по 0,15%

NaCl)

97,0
(по 0,5%

NaCl)

99,0
(по

0,15%
NaCl)

Робочий
діапазон
рН

2-11 2-11 2-11 2-11 3-8 1-12

Максималь
на темпе-
ратура, оС

45 45 45 45 50 45

Мембрани ОПМН-П, ОПАМ-КН, ОФАМ-КH, ОФМ-КМ та МГА-100

виготовляються ЗАТ НТЦ “Владипор” (Росія) [322], мембрана ESPA-1 – фірмою

Hydranautics (США) [323]. Мембрана МГА-100 являє собою пористу полімерну

плівку на основі ацетату целюлози на підложці (нетканий поліпропілен), а
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мембрани ОПМН-П, ОПАМ-КН, ОФАМ-КH, ОФМ-КМ – пористі полімерні

плівки на основі поліаміду на аналогічній підложці. Мембрана ESPA-1 є також

композитним матеріалом поліамідного типу.

Перед проведенням досліджень мембрани витримували в дистильованій

воді протягом 24 годин. Перед початком експерименту здійснювали “усадку”

мембрани дистильованою водою (при тиску, який використовували в

подальшому при розділенні розчинів) до стабілізації потоку фільтрату через

мембрану.

2.1.2.3 Борселективні сорбенти та їх підготовка до випробувань

В якості борселективних сорбентів для кондиціонування пермеатів та

діалізатів за вмістом сполук бору використовували синтетичний органічний

сорбент N-метилглюкамінового типу Amberlite IRA-743 (free base, FLUKA) [233],

синтетичний органічний сорбент СБ-1 [217, 220, 221], виготовлений в лабораторії

Черкаського ВАТ «Азот», а також гідратований діоксид цирконію, розроблений в

Інституті сорбції та проблем ендоекології НАН України [324, 325] (табл. 2.3).

Таблиця 2.3 – Характеристики борселективних сорбентів, використаних у

дослідженнях

Сорбент Матриця Функціональна
група

Вологість,
%

Розмір
зерна/питома

поверхня
Amberlite
IRA-743

Продукт
полімеризації

стиролу та
дивінілбензолу

N(CH3)–C6H13O5
N-метилглюкамін

53,0 0,3-0,8 мм

СБ-1 Продукт
поліконденсації
епіхлоргідрину

та
амінооксісполук

–OH, –NH3, =NН2,
ºNH

58,5 0,2-0,8 мм

Гідратований
діоксид

цирконію

ZrO2·nH2O –OH 40,0-45,0 449 м2/г
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Як відзначалося в розділі 1.3, сорбенти N-метилглюкамінового типу

вважаються на сучасному етапі найбільш перспективними матеріалами для

глибокого селективного видалення бору із водних розчинів. Однак, суттєвим

недоліком цих сорбентів є необхідність двостадійної (кислота, луг) регенерації та

значна витрата реагентів на цей процес.

Сорбент СБ-1, виготовлений шляхом поліконденсації епіхлоргідрину та

амінооксисполук, також проявляє селективність по відношенню до бору завдяки

присутності в його структурі гідроксогруп та аміногруп різної основності. Так в

роботі [326] наголошується, що селективність сорбенту по відношенню до борат-

іонів обумовлюється наявністю як гліколевого угрупування (два сусідніх атоми

вуглецю пов’язані з гідроксогрупами) так і аміноетоксильного (один атом

вуглецю пов’язаний з гідроксилом, інший – з аміногрупою). Перевагою сорбенту

СБ-1 перед сорбентами N-метилглюкамінового типу є можливість одностадійної

регенерації (лугом).

Таку ж перевагу має сорбент ZrO2·nH2O, який вважається найбільш

перспективним серед неорганічних сорбентів для вилучення бору [129].

Сорбенти Amberlite IRA-743 та ZrO2·nH2O перед проведенням випробувань

не потребують додаткової підготовки. Сорбент СБ-1 перед використанням

готували у відповідності з ГОСТ 10896-78 в ОН– - формі [327].

2.2 Методи дослідження

2.2.1 Експериментальні установки та методики

2.2.1.1 Установки та методики дослідження процесу електродіалізного

опріснення

Експерименти по електродіалізній обробці водних розчинів здійснювали з

використанням лабораторної установки, принципова схема якої наведена на рис.

2.1.
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Дс – джерело постійного струму, А – амперметр, V – вольтметр, Е –

електродні камери; Зн – камери знесолення; Кк – камера концентрування; 1 –

насоси, 2 – ємності для розчинів.

Рисунок 2.1 – Схема лабораторної електродіалізної установки

Основною конструктивною частиною установки є електродіалізна комірка,

яка складається з електродних камер (Е), а також камер знесолення (Зн) і

концентрування (Кк), що чергуються між собою. Камери відділяються одна від

одної катіоно- (К) та аніонообмінними (А) мембранами. Робоча поверхня кожної

мембрани складає 9,7 см2; відстань між ними - 5 мм. В якості катоду та аноду

використовували платину.

В камери знесолення в циркуляційному чи проточному режимі подавали

досліджуваний розчин. Камери концентрування перед початком експерименту, як

правило, заповнювали дистильованою водою, або ж розчином хлориду натрію

Kк

K A K A

V

Дc

A

ЗнE EЗн– +

2 1 21
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певної концентрації та закривали нижні штуцери цих камер кохером. В процесі

електродіалізу із верхнього штуцера камер концентрат витікав самовільно

(завдяки електроосмотичному та осмотичному переносу води) і збирався в

мірний циліндр.

В окремих дослідах при дослідженні впливу сполук мангану на

електрохімічні властивості іонообмінних мембран розчин подавався в камери

концентрування в циркуляційному режимі. З метою уникнення виділення хлору

на аноді в електродні камери електродіалізної комірки подавали в

циркуляційному режимі 0,1 М розчин сульфату натрію.

Дослідження електроміграції компонента через мембрану здійснювали

шляхом аналізу розчинів у камерах конценрування. Для цього струм періодично

відключали, а концентрат повністю видаляли із відповідних камер, промиваючи

їх невеликою кількістю дистильованої води, і збирали в мірний циліндр. Після

цього камери концентрування заповнювали новою порцією дистильованої води

чи хлориду натрію і дослід продовжували. Розчин, отриманий при об’єднанні

концентрату та промивної води, аналізували на вміст відповідного компонента,

розраховуючи на основі отриманих даних масоперенос компонента через

мембрану. При дослідженні електроміграції об’єм розчину в камері

знесолення вибирався таким чином, що його склад в процесі електродіалізу

змінювався не більше, ніж на 5%.

Вивчення ефективності концентрування компонента здійснювали шляхом

аналізу розчинів у розсільних камерах. Для цього в процесі електродіалізу

періодично відбирали проби концентрату, який самовільно витікав із верхнього

штуцера камери концентрування, та аналізували в ньому вміст відповідної

речовини.

При дослідженні кінетики видалення компонентів в процесі

електродіалізного опріснення об’єм розчинів в камері знесолення складав 150-

350 см3. В процесі обробки періодично відбирали проби діалізату із камери

знесолення та аналізували в ньому вміст відповідних речовин.
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Конструкція електродіалізної комірки (кількість камер), а також склад

модельних розчинів, їх об’єм і схеми подачі в камери знесолення та

концентрування суттєво змінювалися в процесі досліджень в залежності від

поставлених завдань. В зв’язку із цим, більш детальний опис методик проведення

експериментів буде надаватися безпосередньо при обговоренні результатів

досліджень при викладенні розділів 3-5 з метою доступного висвітлення

матеріалу.

На основі результатів аналізу діалізатів розраховували ступінь видалення

компонента (СВ,%) та ступінь опріснення розчину (СО,%) за формулами:
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де Скд – концентрація компонента в діалізаті;

Ск0 – концентрація компонента в початковому розчині;

Сд – сумарна концентрація солей у діалізаті;

С0 – сумарна концентрація солей у вихідному розчині.

Масопотік компонента через мембрану (Q, мкг/год·см2) розраховували за

формулою:

St
ΔCVQ
×
×

= (2.3)

де V – об’єм розчину в камері концентрування (см3);

ΔC – зміна концентрації компонента в концентраті (мкг/см3);

t – час, за який спостерігається зміна концентрації розчину (год);

S – площа мембрани (см2).

Вихід за струмом компонента (η, %) розраховували за формулою:

ntI
FQη
××
×

= · 100% (2.4)

де Q – кількість компонента, перенесеного під дією електричного струму,

(г-екв);
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F – число Фарадея (26,8 А·год/г-екв);

I – сила струму (А);

t – час (год);

n – кількість камер знесолення.

2.2.1.2 Визначення питомого та поверхневого електричного опору

іонообмінних мембран

Питомий електричний опір мембран в 0,6 М розчині хлориду натрію

визначали по відомій методиці [328], використовуючи електрохімічну комірку,

зображену на рис. 2.2.

1 – досліджувана мембрана, 2 – корпус електрохімічної комірки, 3 –

електроди із платинованої платини.

Рисунок 2.2 – Електрохімічна комірка для вимірювання електричного опору

мембран

Перед дослідженням мембрани приводили в рівновагу з 0,6 М розчином

хлориду натрію. Аналогічний розчин подавали в електрохімічну комірку також в

процесі досліджень (схема подачі розчину зображена на рис.2.2 стрілками).

Вимірювання здійснювали з використанням мосту змінного струму при частоті

1000 Гц, визначаючи опір (Ом) електрохімічної комірки з мембраною R1 та без неї

R2. Питомий опір мембрани (ρ, Ом·см) розраховували за формулою:

1
2

3
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( )

l
SRRρ 21 ×-

= (2.5)

де S – корисна площа мембрани (см2);

l – товщина набухлої мембрани (см).

Поверхневий опір мембран (ρп, Ом·см2) розраховували за лінійною

ділянкою вольт-амперних кривих:

ρп = R·S (2.6)

де S – корисна площа мембрани (см2);

1/R = tgα;

α – кут нахилу лінійної ділянки вольт-амперної кривої в координатах

U
R

I ×= 1
.

2.2.1.3 Вимірювання вольт-амперних характеристик іонообмінних мембран

Вольт-амперні характеристики іонообмінних мембран знімали з

використанням установки, наведеної на рис. 2.3.

При здійсненні вимірювань досліджувану мембрану розміщували між

камерами знесолення та концентрування (2 та 3), в яких з лінійною швидкістю 5

см/с циркулював 0,2 М розчин хлориду натрію (5 дм3). В камери 2 та 3 вмонтовані

скляні капіляри (зонди) 9, які підводяться до поверхні мембрани з обох сторін і

через електролітичні ключі 10 під’єднуються до хлорсрібних електродів

порівняння 11. В електродні камери 1,4 в циркуляційному режимі подавали 0,1 М

розчин сульфату натрію (2 дм3). Зйомку вольт-амперних кривих здійснювали при

дискретній зміні сили струму з кроком 10 мА.

Падіння напруги на мембрані вимірювали (як різницю потенціалів

хлорсрібних електродів порівняння) [329] з допомогою електронного

потенціометру ЕППВ-26. В окремих випадках запис вольт-амперних кривих

здійснювали з допомогою двохкоординатного самописцю ЛКД-4. Розчин, який

містив 0,1 моль/дм3 хлориду натрію, подавався в камери 2, 3 комірки з лінійною
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швидкістю 0,2 cм/с при температурі 25,0 ± 0,5 °С. Швидкість розгортки струму

складала 5 мА/хв. В якості джерела струму використовували

гальванопотенціостат ТАКТ ГП-150.

1-4 – камери електрохімічної комірки; 5 – джерело струму; 6 –

потенціометр; 7, 8 – ємності для подачі розчинів; 9 – скляні капіляри (зонди); 10 –

електролітичні ключі; 11 – хлорсрібні електроди порівняння; Н – насоси.

Рисунок 2.3 – Схема установки для зняття вольт-амперних характеристик

мембран

2.2.1.4. Визначення дифузійної проникності мембран

Коефіцієнт дифузії компонента в мембрані (D, м2/с) визначали в комірці,

зображеній на рис. 2.4, та розраховували за формулою [319, 330]:
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tSC
lQD
××
×

= (2.7)

де Q – кількість речовини (моль), перенесеної із камери 2 в камеру 4;

С – концентрація речовини в камері 2 (моль/м3);

l – товщина набухлого зразка мембрани (м);

S – корисна площа мембрани (м2);

t – тривалість досліду (с).

1 – досліджувана мембрана, 2 – камера для подачі розчину досліджуваного

компонента, 3 – мікропіпетка, 4 – камера із дистильованою водою чи фоновим

електролітом.

Рис. 2.4. Комірка для вимірювання дифузійної проникності мембран

Оскільки в процесі експериментів спостерігається початкове збільшення

кількості речовини, перенесеної через мембрану, пов’язане з рухом фронту дифузії

в мембранах, коефіцієнти дифузії визначали при досягненні процесом

стаціонарного стану.

2.2.1.5 Установка та методики дослідження процесів зворотного осмосу та

нанофільтрації

Досліди з розділення та концентрування боровмісних розчинів методом

3

1

2

4
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зворотного осмосу виконували з використанням лабораторної установки,

зображеної на рис. 2.5.

1 – балон зі стисненим азотом чи повітрям; 2 – манометр; 3 – комірка; 4 –

магнітна мішалка; 5 – мембрана; 6 – мірний циліндр.

Рисунок 2.5 – Схема баромембранної лабораторної установки

Основним елементом установки є непроточна («тупикова») циліндрична

комірка ємністю 348 см3. Робоча площа мембрани в ній складала 28,3 см2.

Комірка обладнана перемішуючим пристроєм, який знаходиться на відстанні 1 мм

від поверхні мембрани, і розташована над магнітною мішалкою. Швидкість

обертів мішалки підтримували рівною 300±5 об/хв. Робочий тиск задавали

стиснутим азотом чи повітрям і контролювали зразковим манометром з точністю

± 0,1 МПа. В процесі досліджень в мірний циліндр відбирали проби пермеату для

визначення різних показників

Коефіцієнт затримки (R, %) відповідного компонента мембраною

розраховували за формулою:

%100
С

C
1R

0

перм ×÷÷
ø

ö
çç
è

æ
-= (2.8)

де С0 – концентрація компонента в вихідному розчині;

Сперм. – концентрація компонента в пермеаті.

Питому продуктивність мембрани (J, дм3/м2·год) визначали за формулою:

2 3

4

5

6

1
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tS
VJ
×

= (2.9)

де V – об’єм пермеату (дм3);

S – площа мембрани (м2);

t – час відбору пермеату (год).

Ступінь відбору пермеату (СВП, %) розраховували за формулою:

%100
V
VСВП

p

п ×÷
÷
ø

ö
ç
ç
è

æ
= (2.10)

де: Vп – об’єм пермеату (см3);

Vр – об’єм розчину, взятого для обробки (см3).

Кратність концентрування розчину (К) розраховували за формулою:

( )
к

кп
V

VV
К

+
= (2.11)

де: Vп – об’єм пермеату (см3);

Vк – об’єм концентрату (ретентату) (см3).

2.2.1.6 Методики дослідження процесу сорбції

Дослідження процесу сорбції в динамічних умовах здійснювали з

використанням сорбційної колонки діаметром 8-9 мм. Висота шару сорбенту

складала 10 см. Модельний розчин подавався в колонку зверху вниз із заданою

об’ємною швидкістю до тих пір, поки концентрація досліджуваного

мікрокомпонента у розчині на виході із колонки не зрівнювалась із його

концентрацією в початковому розчині. Порції фільтрату (1 – n) відбирали

періодично та аналізували в них вміст компонента, на основі чого отримували

вихідні криві процесу сорбції та розраховували повну динамічну сорбційну

ємкість сорбенту (ПДСЄ, мг/см3) за формулою:

( )

сорб

ф

n

ф

V

nVnCCå -
= 1

0

ПДСЄ (2.12)

де Со – концентрація компонента у вихідному розчині (мг/дм3);
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Сфn – концентрація компонента в порції фільтрату n (мг/дм3);

Vфn – об’єм фільтрату n (дм3);

Vсорб – об’єм сорбенту (см3).

Регенерацію сорбенту здійснювали шляхом подачі в колонку зверху вниз

регенераційного розчину з заданою об’ємною швидкістю. В відібраних

фільтратах аналізували вміст мікрокомпонента та регенеруючого агента, на основі

чого отримували вихідні криві регенерації сорбенту та розраховували кількість

десорбованого мікрокомпонента.

При дослідженні процесу сорбції в статичних умовах в плоскодонні колби зі

шліфом (ємністю 200 см3) вносили 1 г сорбенту, додавали 100 см3 досліджуваного

розчину та поміщали в апарат для струшування “Elpan shaker type 357” на 24

години. Після цього рівноважний розчин відокремлювали від сорбенту та

аналізували в ньому вміст досліджуваного мікрокомпонента. На основі отриманих

даних розраховували ємкість сорбенту в статичних умовах (А, мг/г) за формулою:

( )
m

VCC
A p ×-
= 0 (2.13)

де Со вихідна концентрація компонента, що сорбується (мг/дм3);

Ср – рівноважна концентрація компонента, що сорбується (мг/дм3);

V – об’єм розчину (дм3);

m – наважка сорбенту (г).

2.2.1.7 Розрахунок форм знаходження Mn(II) в розчинах різних електролітів

в залежності від рН

Для оцінки впливу характерних для природних вод неорганічних лігандів на

поведінку Mn(II) в процесі його вилучення методом електродіалізу необхідним є

врахування відносного вмісту різних форм даного мікроелементу в розчині в

залежності від рН середовища. Вміст форм Mn(II) у модельних розчинах

розраховували з використанням програми MEDUSA [331, 332] та відповідних

констант стійкості, наведених у табл. 2.4.
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Таблиця 2.4 – Логарифми термодинамічних констант стійкості (β)

комплексних сполук Mn(II)

Комплекс lg β (I=0)

MnCl+ 0,59 [70, 333]

MnSO4 2,26 [70, 333]

MnHCO3
+ 1,95 [70, 333]

MnCO3 4,9 [70, 333]

Mn(OH)2 (ос.) 12,9 [334]

MnCO3 (ос.) 9,3 [334]

2.2.1.8 Методи хімічного аналізу складу розчинів

Концентрацію мангану та іонів Na+ в розчинах визначали атомно-

абсорційним методом з використанням спектрофотометрів “Pye Unicam” та С-115

М-1 [335].

Концентрацію бору в процесі експериментів контролювали

колориметричним методом з використанням карміну та титриметричним методом

із застосуванням манніту (при більш високій концентрації бору) [336].

Концентрацію арсену у вихідних та оброблених пробах води визначали

методом мас-спектрометрії з індуктивно-зв'язаною плазмою (ICP-MS) [337] на

приладі Agilent-7500CE. Попередньо була досліджена можливість використання

цього методу для аналізу арсену в розчинах, що містять хлорид-іон. Показано

високу чутливість методу (0,1 мкг As/дм3), що дозволяє нівелювати вплив

хлоридів у процесі визначення завдяки розведенню проб в 10-100 разів.

Концентрацію хлористоводневої (сірчаної) кислоти і лугу визначали

кислотно-основним титруванням із застосуванням індикаторів, відповідно,

метилоранжу і фенолфталеїну, вміст Ca2+, Mg2+ та загальну жорсткість –

комплексонометричним методом [338]. Загальну мінералізацію розчину (сухий

залишок) визначали ваговим методом [339]. В окремих дослідженнях для оцінки
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ступеня видалення солей з розчину в процесі зворотного осмосу та

нанофільтрації використовували солемір TDS meter (hold) HM. рН розчину

реєстрували іономіром ЭВ-74.

2.3 Оцінка достовірності експериментальних результатів шляхом

статистичної обробки

Для оцінки достовірності отриманих експериментальних даних здійснювали

n вимірювань однієї й тієї ж величини х за однакових умов, на основі чого

розраховували абсолютну Δх та відносну ε похибку середнього арифметичного

значення вимірюваної величини за наступними формулами [340, 341]:

px tSx ×=D , (2.14)

%100×
D

=
x

xe (2.15)

де Sx – вибіркове середньоквадратичне відхилення;

tp – критерій Стьюдента (для статистичної вірогідності Р=0,95);

x  – середнє арифметичне значення величини, що визначається.

В свою чергу Sx розраховували за формулою:

n
SS x = (2.16)

де S – стандартне відхилення

( )
1n

xx
S

n

1i

2
i

-

-
=
å
- , (2.17)

а xi – поточне значення величини, що визначається.

В разі якщо (xi – x ) > 2S, результат вимірювань відкидався і не приймався

до розрахунку.

На підставі отриманих даних визначали також довірчий інтервал:

n
St

xμ p ×±= (2.18)
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У разі непрямих вимірювань розрахунок абсолютної та відносної похибок

визначення величини D , яка є функцією декількох безпосередньо вимірюваних

параметрів 1K , 2K , 3K … pK , здійснювали з використанням частинних похідних.

Похибки величин, які безпосередньо вимірюються, розраховали так, як

описано вище.

Розрахунок середнього значення величини D  виконувався із залежності

( )321 ,, KKKfD =  з використанням середніх значень аргументів pK .

Похибку величини D  розраховували за формулою:

%100%100
1

2

×÷
÷
ø

ö
ç
ç
è

æ D
×

¶
¶

=×
D

= å
=

m

p p

p

p
D K

K
K
f

D
D

e (2.19)

де m - кількість аргументів pK ;

pK
f

¶
¶ - частинна похідна функції f  по аргументах pK ;

pKD  - абсолютна похибка середнього значення аргумента pK .
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РОЗДІЛ 3

НАУКОВІ ЗАСАДИ ВИДАЛЕННЯ МАНГАНУ (II) З ВОДИ В ПРОЦЕСІ

ЕЛЕКТРОДІАЛІЗНОГО ОПРІСНЕННЯ

Як було показано в розділі 1.2, на даний час практично відсутні

дослідження щодо видалення сполук мангану із води в процесі електродіалізного

опріснення, і традиційно в практиці електродіалізу вимагається глибоке

вилучення цього компонента із розчину ще на стадії його попередньої підготовки

до електромембранної обробки (з метою уникнення погіршення електрохімічних

характеристик мембран), незалежно від форм, в яких манган знаходиться у воді.

Враховуючи те, що глибоке вилучення розчинних форм Mn(II) із води (до

0,05 мг/дм3) є досить складним процесом, а також той факт, що практично не

існує даних щодо негативного впливу катіонів Mn(II) на іонообмінні мембрани,

актуальним є вивчення можливості глибокого вилучення вказаних катіонів в

процесі самого електродіалізного опріснення, разом із видаленням інших

компонентів розчину. Це, в свою чергу, вимагає проведення систематичних

досліджень закономірностей електроміграції мангану через катіонообмінні

мембрани в залежності від рН, природи фонового електроліту, а також вивчення

впливу сполук мангану на електрохімічні характеристики іонообмінних мембран

в процесі електродіалізного опріснення. Актуальною також є розробка методів,

які, за наявності такого впливу, дозволяють його уникнути.

Вказані дослідження дозволять створити наукові засади електродіалізного

опріснення вод, що містять сполуки мангану. Вони складатимуть підґрунтя для

розробки раціональних технологічних схем, використання яких забезпечуватиме

глибоке вилучення токсичного мікрокомпонента мангану із води при уникненні

негативного впливу сполук мангану на іонообмінні мембрани та спрощенні

технології попередньої підготовки води до електродіалізу. Такі технологічні

схеми становитимуть альтернативу традиційним схемам електродіалізного

опріснення води.
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3.1 Дослідження впливу рН та природи фонового електроліту на

електроміграцію мангану (II) через катіонообмінні мембрани

Дослідження впливу рН та природи фонового електроліту на

електроміграцію мангану (II) через іонообмінні мембрани [342, 343] здійснювали

в п’ятикамерній електродіалізній комірці, зібраній за схемою:

Катод 1 А  2  К  3  А  4  К  5 Анод,

де 1, 5 – електродні камери; 2, 4 – камери концентрування; 3 – камера

знесолення. Камери відділялися одна від одної мембранами МК-40 та МА-40. У

камері знесолення з лінійною швидкістю 5  см/с циркулювало 5  дм3

модельного розчину, який містив 10 мг/дм3 мангану та фоновий електроліт

(NaCl, Na2SO4 чи NaHCO3). Концентрація фонового електроліту становила

0,2 моль/дм3 у випадку хлоридного та бікарбонатного розчину, та 0,1

моль/дм3 – у випадку сульфатного. Досліди здійснювали в гальваностатичному

режимі при густині струму 0,5 А/дм2. За вказаних умов концентрація електроліту

та рН розчину в камері знесолення в процесі експерименту практично не

змінювалися.

Перед проведенням експериментів по визначенню електроміграції мангану

в процесі електродіалізної обробки була перевірена можливість вимивання його

з мембран МК-40 та МА-40, попередньо підготовлених у відповідності зі

стандартом [320]. Це має запобігти помилкам при визначенні величини

електроміграційного переносу мангану в камери концентрування при обробці

розчинів, що містять мікрокількості цього компонента (10 мг/дм3).

Як видно із рис. 3.1, в процесі електродіалізу 0,2 М розчину хлориду

натрію, який не містить сполук мангану, спостерігається електроекстракція

даного мікрокомпонента із катіонітової мембрани та накопичення його в камері

концентрування. Особливо інтенсивно вказаний процес відбувається в перші

години від початку експерименту, значно зменшуючись при подальшій

обробці. Аналогічний результат отримали також для заліза.
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Рисунок 3.1 – Кінетика вимивання сполук мангану (1) та заліза (2) з

підготовлених за ГОСТ 17553-72 іонообмінних мембран МК-40 при

електродіалізі 0,2 М розчину хлориду натрію

Таким чином, для одержання достовірних кількісних даних щодо

кінетики електроміграції сполук мангану та заліза через іонообмінні

мембрани при низькій концентрації цих елементів у розчині, що

обробляється, вимагається попередня обробка мембран в електричному полі

протягом 4-6 годин з метою видалення із фази мембрани мікрокількостей

вказаних домішок.

Дослідження електроміграції сполук заліза через іонообмінні мембрани

були виконані з метою співставлення їх результатів з результатами

електроміграції сполук мангану, оскільки СНиП 2.04. 02-84 "Водоснабжение.

Наружные сети и сооружения" регламентує вміст мангану та заліза в воді, що

підлягає електродіалізу, на однаковому рівні – 0,05 мг/дм3 [65].

Встановлено, що в усьому дослідженому інтервалі рН (2-11)

електроміграція сполук мангану через аніонітову мембрану МА-40 не
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спостерігається. Кінетичні криві переносу мангану через катіонітову мембрану

МК-40 наведені на рис. 3.2.
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Рисунок 3.2 – Кінетичні криві переносу сполук мангану і заліза через

катіонітову мембрану МК-40 в процесі електродіалізу 0,2 М розчину хлориду

натрію,  який містив 10  мг/дм3 мангану (заліза)  та мав різні значення рН

(цифри біля кривих)

Як видно із рис.3.2, перенос мангану через мембрану МК-40 поступово

зростає, досягаючи стаціонарного стану через 2-4 години від початку

експерименту, що свідчить про досить високу рухливість катіонів Mn2+ у фазі

мембрани.

Для порівняння, стаціонарний стан у випадку переносу катіонів заліза (III)

при рН 2,9 досягається лише через 10 годин (рис. 3.2), навіть з врахуванням того

факту, що у присутності Н+- іонів рухливість Fе(III) у катіонообмінниках істотно

зростає [344].

Перенос мангану через катіонітову мембрану суттєво залежить від рН

розчину (рис. 3.3).

Підвищення електроміграції при зменшенні кислотності (рН 2-7)

пояснюється, очевидно, зменшенням конкуруючого впливу Н+- іонів. Різке
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зниження переносу мангану через катіонітову мембрану при рН > 8 пов’язане з

окисненням Мn2+ розчиненим у воді киснем з утворенням малорозчинних сполук

мангану, щодо складу яких у даний час не існує єдиної точки зору. Так, в роботі

[345] наголошується, що, оскільки розчинність Мn(ОН)3 є досить низькою

(ДР=10–36), саме цей гідроксид утворюється в розчинах у лужному середовищі.
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Рисунок 3.3 – Вплив рН на перенос сполук мангану (II) і заліза (III) через

катіонітову мембрану МК-40 в присутності різних електролітів при густині

струму 0,5 А/дм2

Однак, за даними дослідження [70] величина стандартного потенціалу

реакції окиснення Мn(ІІ) до Мn(ІІІ) є вищою, ніж аналогічна характеристика

реакції окиснення Мn(ІІ) до Мn(IV), в зв’язку з чим утворення МnО2 в розчині

вважається більш імовірним.

Як видно із рис. 3.3, у залізовмісних розчинах різке зниження переносу

мікрокомпонента спостерігається вже при рН близько 3,5. Аналогічну залежність

електроміграції Fe(III) через катіонітову мембрану було отримано також в роботі

[346]. Таким чином, спостерігається істотне розходження в поведінці сполук

мангану й заліза в процесі електродіалізного опріснення в інтервалі рН,

характерному для більшості природних вод.
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Звертає на себе увагу той факт, що при переході від хлоридного

модельного розчину до сульфатного та бікарбонатного область ефективного

переносу мангану зміщується в більш лужне середовище (рис. 3.3). Очевидно, що

ця закономірність пояснюється компексоутворенням катіонів Mn2+ з

неорганічними лігандами, що стабілізує манган у розчині, перешкоджаючи

утворенню його малорозчинних сполук.

Дійсно, як показав розрахунок, частка зв'язаного в комплекси мангану в

модельних хлоридних та сульфатних розчинах в інтервалі рН 4,0-8,5 складає

відповідно 47 та 94% (рис 3.4, 3.5), а рН початку утворення гідроксиду мангану

при переході від хлоридного до сульфатного розчину зростає від ~ 8,3 до 8,9.
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Рисунок 3.4 – Форми знаходження Mn(II) в 0,2 М розчині NаС1 в залежності

від рН

Варто зазначити, що стабілізація Mn(II) у розчині в присутності сульфат-

аніону виявлена також в роботі [347], де показано, що ступінь видалення мангану

сорбентом-каталізатором (який трансформує Mn(II) в малорозчинні сполуки

Mn(IV)) в присутності 3,3 - 28,9 ммоль/дм3 сульфат-аніону складає лише ~ 22-

29%, в той час, як в присутності хлорид-аніону за аналогічних умов – 71-74%.
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Рисунок 3.5 – Форми знаходження Mn(II) в 0,1 М розчині Na2SO4 в

залежності від рН

Як видно із рис. 3.6, рН початку утворення гідроксиду мангану (II) в

гідрокарбонатному модельному розчині зростає до 10,4, що обумовлено

взаємодією катіонів Mn2+ з іонами CO3
2-.
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Рисунок 3.6 – Форми знаходження Mn(II) в 0,2 М розчині NaHCO3 в

залежності від рН
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Причому, в присутності карбонат-аніонів розчинна форма мангану

виявляється у розчині (біля 22%) навіть при рН ~ 10,7, в той час як в сульфатному

та хлоридному розчинах майже ввесь манган (II) знаходиться у вигляді

малорозчинного Mn(OH)2 вже при рН відповідно 9,0 та 10,0.

Таким чином, отримані розрахункові дані узгоджуються з

експериментальними даними щодо електроміграції мангану через катіонітову

мембрану МК-40 (рис. 3.3).

Разом із тим, згідно розрахунку, у бікарбонатному модельному розчині

заданого складу вже при рН ~ 6,7 утворюється малорозчинний карбонат мангану

(II) (рис. 3.6). Тим не менше, як свідчать дані рис. 3.3, високі значення

масопереносу мангану через катіонітову мембрану при дослідженні вказаного

модельного розчину спостерігаються навіть при рН 9,0-9,5.

Одержані результати пояснюються, очевидно, кінетикою здійснюваних

процесів та методикою виконання експериментальних досліджень. Так, було

виявлено, що утворення малорозчинних сполук мангану в 0,2 М розчині NaHCO3

(рН 8,3) спостерігається лише через 4-6 годин після додавання до нього розчину

MnCl2 (СMn = 10 мг/дм3). При рН 6,5 (регулювали азотною кислотою) осад у

бікарбонатному розчині не виявлявся навіть через 18 годин після додавання

MnCl2. В той же час тривалість експериментів по визначенню впливу рН на

масоперенос мангану через мембрану МК-40 при дослідженні бікарбонатних

розчинів складала 5-6 годин, що обумовлювалося досягненням стаціонарного

стану процесу переносу (рис. 3.2)

Таким чином, проведені нами дослідження свідчать про можливість

інтенсивної електроміграції мангану через катіонітову мембрану в широкому

інтервалі рН, що може забезпечити вилучення цього компонента з води в процесі

її електромембранної обробки. Наявність характерних для природних вод

сульфат- та бікарбонат-аніонів розширює область ефективного переносу мангану

через мембрану (до рН 9,0-9,5) завдяки комплексоутворенню та стабілізаціі Mn(II)

у розчині, що суттєво збільшує можливості методу електродіалізу в плані

очищення мангановмісних вод.
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3.2 Дослідження кінетики видалення мангану (II) із води в процесі

електродіалізного опріснення

Кінетику видалення мангану (II) із води в процесі електродіалізного

опріснення досліджували з використанням семикамерної електродіалізної комірки

[348-350]:

катод 1 А  2  К  3  А  4  К  5  А  6  К  7 анод,

де 3, 5 – камери знесолення, 2, 4, 6 – камери концентрування, 1 , 7–

електродні камери. В дослідженнях використовували модельні розчини, склад

яких наведено у табл. 3.1.

Таблиця 3.1 – Склад модельних розчинів, що використовувались в

експериментальних дослідженнях (рН – 7,3)

Модельний розчин
Компонент

№1 №2 №3 №4

NaCl, г-екв/дм3 0,200 0,134 0,143 0,049

Na2SO4, г-екв/дм3 - 0,043 - 0,028

NaHCO3, г-екв/дм3 - 0,023 - 0,015

CaCl2, г-екв/дм3 - - 0,014 0,009

MgCl2, г-екв/дм3 - - 0,043 0,026

Mn, мг/дм3 5-11,5 5 5 3-5

∑(без Mn), г-екв/дм3 0,200 0,200 0,200 0,127

Розчин № 4 моделює шахтну воду. Концентрація мангану (II) у модельних

розчинах становила 3,0-11,5 мг/дм3.

Модельний розчин (150-350 см3) подавали в камери знесолення в

циркуляційному режимі з лінійною швидкістю 1,5-2,5 см/с. Камери

концентрування перед початком кожного експерименту заповнювали 0,2 М
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розчином хлориду натрію з рН 3,5. Досліди здійснювали в гальваностатичному

режимі при густині струму 0,75 А/дм2. Кінетика вилучення мангану та хлориду

натрію в процесі електромембранного опріснення модельного розчину №1

наведена на рис. 3.7.
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Рисунок 3.7 – Кінетика видалення іонів Mn(II) (2,4) та хлориду натрію (1,3) у

процесі електродіалізного опріснення модельного розчину № 1 (табл. 3.1) з різним

початковим вмістом мангану

Як видно із рис. 3.7, в процесі електродіалізу спостерігається глибоке

видалення Mn(II) із води. При цьому концентрація мангану в діалізаті досягає 0,1-

0,05 мг/дм3 при зниженні загального солевмісту діалізату < 0,5 г/дм3.

У процесі опріснення вихід за струмом іонів Na+ не змінюється і складає

~ 95%, тоді як вихід за струмом іонів Mn2+, навпаки, зменшується. Останній факт

обумовлений тим, що при зниженні загального солевмісту розчину, який підлягає

електродіалізу, в примембранній області зменшується концентрація іону, що

переноситься в переважній мірі (двозарядний іон Mn2+). Переважаючий перенос

Мn2+ іонів через катіонітову мембрану обумовлений більшою їх концентрацією у

мембрані (у порівнянні з концентрацією іонів Nа+), що пояснюється правилом
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електроселективності, тобто переважною сорбцією іонообмінним матеріалом з

розведених розчинів протиіонів з більшим числом зарядів [351].

Видалений в процесі опріснення манган накопичується в камерах

концентрування 2 та 4 (рис. 3.8).
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Рисунок 3.8 – Кінетика концентрування мангану в камерах 2(1) та 4(2) в

процесі опріснення модельного розчину №1 (табл. 3.1)

В заключних концентратах вміст мангану складав 65-69 мг/дм3. Розрахунок

показав, що в концентратах виявляється більше 95% мангану, видаленого із

опрісненого розчину.

Природа присутніх у розчині аніонів практично не впливає на кінетику

видалення мангану (рис. 3.9). Як видно із даного рисунка, криві 1 та 2, отримані

при опрісненні розчинів № 1 та 2 (табл. 3.1), майже співпадають.

В той же час, при опрісненні модельних розчинів, до складу яких входять

катіони Ca2+ і Mg2+, швидкість вилучення мангану є нижчою, ніж при опрісненні

розчинів, які містять лише катіони Na+. При цьому вихід за струмом іонів Mn2+ у

початковий період опріснення в розчинах першого типу є в 1,4 рази меншим, ніж

аналогічний показник в розчинах другого типу (рис. 3.10).
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Рисунок 3.9 – Зміна концентрації мангану в процесі електродіалізного

опріснення модельних розчинів (табл. 3.1): № 1 (1), № 2 (2), № 3 (3)
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Рисунок 3.10 – Зміна виходу за струмом мангану в процесі опріснення

модельних розчинів (табл 3.1): №1 (1), № 2 (2), № 3 (3)

Таким чином, є очевидною наявність конкуруючого впливу двозарядних

катіонів Ca2+ і Mg2+ на електроміграцію мангану через катіонітову мембрану.
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Аналіз кінетичних кривих свідчить про те, що електроміграція мангану (II)

через катіонообмінну мембрану здійснюється у вигляді катіону Mn2+,

незважаючи на утворення в модельних розчинах різних комплексних сполук

Mn(II) з неорганічними лігандами (Cl, SO4
2–, HCO3

–, CO3
2-).

Це пов'язано, очевидно, з тим, що концентрація двозарядного катіону в

фазі катіонітової мембрани, як зазначалося, є вищою, ніж концентрація

однозарядного катіону, що сприяє переважаючій електроміграції першого.

Як видно із рис. 3.10, вихід за струмом мангану в усіх досліджених

розчинах в процесі опріснення зменшується. Це пояснюється, як вже відмічалося

вище, зменшенням концентрації Mn2+ в примембранній області, яке спричинене

переважаючим переносом двозарядних катіонів через катіонітову мембрану.

На рис. 3.11 (а, б) наведена кінетика вилучення мангану, а також інших

компонентів, в процесі електромембранного опріснення розчину, що моделює

шахтну воду (табл. 3.1).

Як видно із рис. 3.11, в процесі електродіалізного опріснення одночасно зі

зниженням концентрації солей жорсткості та іонів натрію в розчині зменшується

також вміст мангану, який досягає в кінцевому діалізаті 0,04-0,05 мг/дм3 при

вихідній концентрації мангану в розчині 3-5 мг/дм3. При цьому, сухий залишок

кінцевого діалізату становить 0,2-0,3 г/дм3. Виявлено, що підвищення

концентрації мангану у вихідному розчині вимагає більш глибокого опріснення

розчину з метою зниження концентрації мангану в опрісненій воді до ГДК для

питної води.

Оскільки концентрація мангану (II) у використаних нами модельних

розчинах (3-5 мг/дм3) в 2-3 рази перевищує концентрацію мангану, характерну

для більшості природних вод, то можна передбачити, що при електродіалізному

опрісненні реальних природних вод досягнення необхідної глибини очищення

води від сполук мангану (II) в процесі електродіалізу буде спостерігатися при

менш глибокому опрісненні.
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Рисунок 3.11 – Зміна концентрації мангану (II) (1), натрію (2), солей

жорсткості (3) у процесі опріснення модельного розчину № 4 (табл. 3.1) з

вихідним вмістом мангану 5 мг/дм3 (а) і 3 мг/дм3 (б)

На рис. 3.12 наведено залежності ступеня видалення мангану та солей

жорсткості від тривалості опріснення. Вказані криві демонструють, що швидкість

видалення мангану переважає над швидкістю видалення солей жорсткості.

Як видно із табл. 3.2, сумарна концентрація іонів Ca2+ та Mg2+ у вихідній

воді перевищує концентрацію Mn в 194 та 318 разів (для розчинів з різним
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вмістом мікрокомпонента), однак, вихід за струмом мікрокомпонента в процесі

електродіалізу є меншим у порівнянні з виходом за струмом солей жорсткості

лише в 139 та 223 рази відповідно.
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i – 0,75 А/дм2; Vр-ну – 350 см3 (1, 3) та 250 см3 (2, 4).

Рисунок 3.12 – Залежність ступеня видалення мангану (1, 2) та солей

жорсткості (3, 4) від тривалості електродіалізного опріснення розчину № 4 (табл.

3.1)

Таблиця 3.2 – Результати електродіалізного опріснення модельного розчину

№ 4 (табл. 3.1)

CЖвих,

мг-екв/дм3

CMnвих,

мг-екв/дм3

Cж/CMn ηж, % ηMn, % ηж/ηMn

35,0 0,18 194 33,4 0,24 139

35,0 0,11 318 26,8 0,12 223

Таким чином, є очевидною переважаюча електроміграція мангану (II) через

катіонітову мембрану, що, зокрема, може бути пояснено описаним у літературі

явищем [352] зростання вибіркової селективності катіонітової мембрани МК-40

при зменшенні концентрації компонента у розчині.

Таким чином, проведені дослідження показали, що в процесі електродіалізу

глибоке вилучення мангану (II) (до ГДК для питної води) спостерігається
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паралельно із видаленням макрокомпонентів розчину, навіть при концентрації

цього елементу у воді 5-10 мг/дм3. Це створює передумови для зміни вимог щодо

вмісту мангану у воді, яка подається на електродіалізну обробку. Однак остаточне

рішення з цього приводу може бути прийняте лише після проведення додаткових

досліджень по виявленню впливу сполук мангану на електрохімічні

характеристики іонообмінних мембран.

3.3 Дослідження впливу сполук мангану на електрохімічні характеристики

іонообмінних мембран

Як вже наголошувалося у розділі 1.2, в спеціальній літературі [67, 68]

вкоренилася думка про те, що наявність сполук мангану у воді, яка подається на

електродіалізну обробку, спричиняє негативний вплив на іонообмінні мембрани.

Це може бути як наслідком “отруєння” мембран (незворотного нагромадження

іонів мангану (II) у фазі мембрани й витіснення більше рухливих іонів), так і

наслідком забруднення поверхні мембран малорозчинними сполуками мангану

(електрофоретичного осадження на поверхні мембран присутніх у воді колоїдних

форм цього елементу). Однак, експериментальні дослідження в цьому напрямку

практично не здійснювалися, і наразі питання щодо масштабів негативного

впливу на електрохімічні характеристики мембран тих чи інших форм мангану та

реальної загрози для мембран в присутності цих сполук залишається відкритим.

В зв’язку із цим нами досліджено електрохімічні властивості мембран в

процесі електродіалізної обробки розчинів, які містять лише розчинні форми

мангану (рН 7,3), а також малорозчинні (рН 9,2). Для виявлення впливу

концентраційної поляризації на процес, яка може призводити до суттєвої зміни

рН розчину (особливо в примембранних областях), здійснювали дві серії дослідів:

при густині струму, нижчій граничної густини струму, та при густині струму, що

перевищує граничне значення даного показника.
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3.3.1 Вплив сполук мангану на електрохімічні характеристики мембран в

процесі електродіалізної обробки при густині струму, нижчій граничного

значення даного показника

Дослідження здійснювали з використанням семикамерної електродіалізної

комірки [353]:

Катод 1 А  2  К  3  А  4  К  5  А  6  К  7 Анод,
де 3, 5 – камери знесолення, 2,4,6 – камери концентрування, 1,7 – електродні

камери. В камерах знесолення з лінійною швидкістю 4 см/с циркулювало 5 дм3

модельного розчину, який містив 10 мг/дм3 мангану, 0,2 моль/дм3 NaCl та мав

різні значення рН (7,3 чи 9,2). Камери концентрування заповнювали розчином

хлориду натрію (0,2 моль/дм3). Досліди здійснювали в гальваностатичному

режимі при густині струму 1,0 А/дм2, що значно нижче граничної густини струму

(лінійна ділянка вольт-амперної кривої спостерігалась за умов експерименту при

густині струму до 3,0 А/дм2). Оскільки тривалість досліджень складала близько

100 годин, розчин в камерах знесолення та в електродних камерах періодично

заміщували свіжими порціями, так, що концентрація електроліту в цих камерах не

змінювалася більше, ніж на 10%. Періодично дослід припиняли і електродіалізну

комірку розкривали для вимірювання питомого опору мембран (в 0,6 М розчині

хлориду натрію) та зняття їх воль-амперних кривих (в 0,2 М розчині хлориду

натрію). Зйомку вольт-амперних кривих здійснювали при дискретній зміні сили

струму. За лінійною ділянкою вольт-амперних кривих розраховували

поверхневий опір мембран. Результати досліджень наведені на рис. 3.13 та 3.14.

Як видно із рис. 3.13 та 3.14, питомий та поверхневий опір катіонітових і

аніонітових мембран у процесі тривалих випробувань зменшується. Аналогічні

результати були отримані також при електродіалізній обробці розчину хлориду

натрію, який не містив сполук мангану. Таким чином, очевидно, що зниження

опору, яке спостерігається на рис. 3.13 та 3.14, не пов'язане із присутністю в

розчині сполук мангану, а пояснюється видаленням з мембран під дією

електричного струму різних домішок органічної та неорганічної природи.
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Рисунок 3.13 – Зміна питомого (ρ) та поверхневого (ρп) опору іонообмінних

мембран МК-40 (1,2) та МА-40 (3,4) в процесі електродіалізу модельного розчину,

який містить 10 мг/дм3 мангану та 0,2 моль/дм3 хлориду натрію (рН=7,3)
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Рисунок 3.14 – Зміна питомого (ρ) та поверхневого (ρп) опору іонообмінних

мембран МК-40 (1,2) та МА-40 (3,4) в процесі електродіалізу модельного розчину,

який містить 10 мг/дм3 мангану та 0,2 моль/дм3 хлориду натрію (рН=9,2)
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Так, за даними робіт [354, 355] іоніти всіх марок містять органічні домішки,

серед яких: низькомолекулярні продукти неповного синтезу, незаполімеризовані

мономери, розчинники, а також продукти деструкції. Крім того, як було показано

в розділі 3.1, з підготовлених за ГОСТ 17553-72 іонообмінних мембран МК-40 в

процесі електродіалізу видаляються сполуки заліза та мангану [342].

Відомо [356], що вміст органічних домішок в смолах поліконденсаційного

типу є вищим, ніж іонітах полімеризаційного типу, в аніонітах – вищий, ніж в

катіонітах. Цим, очевидно, пояснюється більш суттєве (в порівнянні з

мембраною МК-40) зменшення (рис. 3.13, 3.14) в процесі електромембранної

обробки опору аніонітової мембрани МА-40, виготовленої на основі смоли ЕДЕ-

10П, отриманої шляхом поліконденсації поліетиленполіамінів з епіхлоргідрином

[317].

Як показує порівняння рис. 3.13 та 3.14, опір аніонообмінних мембран МА-

40 при електродіалізній обробці розчину з рН 9,2 зменшується різко вже в перші

години експерименту, що свідчить, очевидно, про більш інтенсивне вимивання

домішок із мембрани в лужному середовищі. Це узгоджується з результатами

дослідження [354], які свідчать про високу ефективність лужних розчинів в

процесах очищення аніонообмінних матеріалів.

При розкритті електродіалізної комірки після 70-годинного досліду,

здійсненого за рН 7,3, ніяких видимих змін мембран виявлено не було. Оскільки в

цих умовах манган знаходиться в розчині, в основному, у вигляді катіонів Mn2+

(рис. 3.4), то можна зробити висновок, що ці катіони безпосередньо не

спричиняють негативного впливу на електрохімічні характеристики мембран

навіть при концентрації їх у розчині, яка в 200 разів перевищує норму,

рекомендовану СНиП 2.04. 02-84 [65].

При розкритті електродіалізної комірки після досліду, здійсненого за рН 9,2,

на поверхні катіонітової та аніонітової мембран з боку камер знесолення був

виявлений пухкий темно-коричневий осад, обумовлений електрофоретичним

осадженням малорозчинних форм мангану. Це явище є вкрай небажаним (не

зважаючи на відсутність негативного впливу на електрохімічні характеристики
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мембран), оскільки може призвести до порушення гідродинамічного режиму

електродіалізного апарату. Таким чином, наявність малорозчинних форм мангану

у воді, яка подається на електродіалізну обробку, не допускається, і їх видалення

із розчину повинно бути здійснено на стадії попередньої підготовки.

3.3.2 Вплив сполук мангану на електрохімічні характеристики мембран в

процесі електродіалізної обробки при густині струму, що перевищує граничне

значення даного показника

Як було показано в розділі 3.3.1, при електродіалізній обробці

мангановмісного розчину з рН 7,3 (рис. 3.13) при густині струму, нижчій за

граничну густину струму, ніяких видимих змін з мембранами не спостерігається.

Однак, при розкритті електродіалізної комірки після дослідів, здійснених у

режимі опріснення мангановмісних розчинів з рН 7,3 (розділ 3.2, рис. 3.7, 3.9,

3.11), нами було виявлено темно-коричневе забарвлення на поверхні

аніонообмінної мембрани з боку камери концентрування. Більш детальні

дослідження показали, що це явище проявляється не відразу, а лише через 4-6

годин від початку експерименту, що, очевидно, обумовлено підвищенням ступеня

знесолення розчину й початком поляризаційних явищ.

Схема процесу утворення малорозчинного осаду на поверхні

аніонообмінної мембрани зі сторони камери концентрування зображена на рис.

3.15.

В умовах жорсткої концентраційної поляризації, коли густина струму

перевищує граничну густину струму, у примембранних шарах у камерах

знесолення 3, 5 відбувається дисоціація молекул води, у результаті чого через

аніонообмінні мембрани починають мігрувати іони гідроксилу. На ропній стороні

аніонообмінної мембрани ці іони вступають у взаємодію з іонами Mn2+, які

сконцентрувалися в розсолі (як це було показано в розділі 3.2) в результаті

електроміграцїї через катіонообмінні мембрани. Таким чином, утворюється
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гідроксид мангану (II), що окиснюється розчиненим у воді киснем до оксиду

мангану (IV).

Рисунок 3.15 – Схема утворення малорозчинних сполук мангану на

поверхні аніонообмінної мембрани зі сторони камери концентрування в умовах

концентраційної поляризації

Процеси, що протікають, описуються наступними рівняннями:

Mn2+ + 2OH- = Mn(OH)2

2Mn(OH)2 + O2 = 2MnO2 + 2H2O

На аніонітовій мембрані А1 (рис. 3.15) малорозчинні сполуки мангану не

виявлені, хоча накопичення мангану відбувалося також в камері концентрування

2. Це пояснюється тим, що в умовах експерименту гранична густина струму на

мембрані А1 не досягалася, оскільки в камерах 1 та 7, які є електродними

камерами, циркулювало 2 дм3 0,1 М розчину сульфату натрію, концентрація якого

в процесі експерименту практично не змінювалася.

На поверхні катіонітових мембран зі сторони камер знесолення 3 та 5 (рис.

3.15) в процесі опріснення мангановмісного розчину осаду виявлено не було, не

дивлячись на те, що в умовах жорсткої концентраційної поляризації рН біля

приймаючої поверхні вказаних мембран також може зростати. Це пояснюється,

рН=7,3; MnCl2; NaCl

A1 К1

1 2 3 4 5 6 7

A2 К2 A3 К3–
—

+

OH-

OH-

OH-

OH-

Mn2+

Mn2+



107
очевидно тим, що поляризаційні явища на катіонітовій мембрані виражені в

значно меншій мірі, ніж на аніонітовій [352]. Крім того, як видно із рис. 3.7, вміст

мангану в камері знесолення при настанні концентраційної поляризації є дуже

незначним.

Слід відмітити, що покриття із малорозчинних форм мангану, яке

утворюється на аніонообмінній мембрані зі сторони камери концентрування в

умовах жорсткої концентраційної поляризації, суттєво відрізняється від покриття,

утвореного за рахунок електрофоретичного відкладення малорозчинних форм

мангану на поверхні мембран зі сторони камери знесолення. Так, в останньому

випадку покриття легко видаляється із мембрани під впливом механічної дії. В

той же час, для звільнення поверхні мембрани від осаду, утвореного в умовах

жорсткої концентраційної поляризації, вимагається використання хімічних

реагентів (наприклад, сульфіту натрію у кислому середовищі). Таким чином,

виявлені нами при дослідженні процесів електродіалізу мангановмісних розчинів

явища відносяться до характерних в практиці електродіалізу явищ, які мають

назву “fouling” та “scaling” [96, 357].

Дослідження електрохімічних характеристик мембран при осадженні на їх

поверхні малорозчинних сполук мангану в умовах концентраційної поляризації

здійснювали у восьмикамерному електродіалізаторі [348], зібраному за схемою:

Катод 1 K1  2  A1  3  K2  4  A2  5  K3  6  A3  7  К4  8 Анод

В камери знесолення 4, 6 подавали модельний розчин, який містив 10,0 мг/дм3

мангану, 0,2 моль/дм3 хлориду натрію, та мав рН 7,3. У камеру знесолення 2

подавали розчин хлориду натрію (0,2 моль/дм3), в електродні камери 1 і 8 – розчин

сульфату натрію (0,1 моль/дм3) із рН 2,8. Всі розчини подавалися в камери

прямотоком знизу вверх з лінійною швидкістю 0,2 см/с. Електродіалізатор

працював цілодобово в гальваностатичному режимі при густині електричного

струму 2,0 А/дм2 (робоча густина струму була близькою до граничної густини

струму).

Процес електродіалізу характеризувався значенням напруги на мембранах

А1,  К2 та А2, яку вимірювали за допомогою зондів, підведених до поверхні
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вказаних мембран [329]. Не дивлячись на те, що концентрація мангану в

досліджуваному розчині в 200 разів перевищувала рекомендовану СНиП 2.04.02-

84 норму, при здійсненні тривалих випробувань (180 та 300 годин) погіршення

електрохімічних характеристик мембран не спостерігалося (рис. 3.16).

Зниження напруги на мембранах в початковий період експерименту при

використанні мембран, підготовлених за ГОСТ 17563-72 [320] (криві 1-3),

обумовлено, як свідчить досвід попередніх досліджень, видаленням із мембран

під дією електричного поля домішок різної природи. При виключенні вказаного

фактору шляхом попередньої обробки підготовлених за ГОСТ 17563-72

катіонітових та аніонітових мембран в електричному полі (протягом 100 годин)

напруга на досліджених мембранах залишається постійною протягом всього

періоду спостережень (рис. 3.16, криві 1'-3').

i  –  2  А/дм2; Криві 1'-4' відповідають випадку, коли досліджувані мембрани

попередньо оброблялися в електричному полі протягом 100 годин.

Рисунок 3.16 – Зміна напруги на мембранах А1 (1,1'),  К2 (2,2'),  А2 (3,3')  та

електродах (4, 4') електродіалізатора в процесі електродіалізу розчину, що містив

10 мг/дм3 мангану та 0,2 моль/дм3 NaCl (pH=7,3)

Напруга на електродах електродіалізатора (рис. 3.16, криві 4, 4') також

залишається стабільною, за виключенням початкового етапу обробки, коли
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вказана характеристика зменшується завдяки збільшенню концентрації солей у

камерах концентрування.

Відсутність росту напруги на мембрані К2 ще раз підтверджує зроблений у

розділі 3.3.1 висновок про те, що катіони мангану (II) не мають безпосереднього

негативного впливу на катіонообмінні мембрани, спростовуючи гіпотезу щодо

безповоротного накопичення цих іонів в фазі згаданих мембран.

Візуальне дослідження мембран, які використовувалися в 180 та 300-

годинних експериментах, показало, що аніонітові мембрани з боку камер

концентрування мають інтенсивне буре забарвлення. Однак питомий опір

мембран в 0,6 М хлориді натрію після 300 годин експлуатації в мангановмісному

розчині практично не відрізнявся від питомого опору вихідних мембран, які, як

було наголошено раніше, перед дослідженнями готувалися в електроліалізному

апараті протягом 100 годин.

Незважаючи на те, що в результаті здійснених тривалих випробувань

погіршення електрохімічних характеристик аніонообмінних мембран А1 та А2

(рис. 3.16) не спостерігалося, не виникає сумніву, що накопичення малорозчинних

сполук мангану на поверхні мембран, в кінцевому підсумку, матиме негативний

вплив на їх показники.

Дійсно, проведення процесу електродіалізу в більш жорстких умовах

(густина струму перевищує граничну в 1,1-2,3 рази) приводить до істотного

погіршення електрохімічних характеристик аніонообмінної мембрани із шаром

малорозчинних сполук мангану, про що свідчать дані рис. 3.17 та табл. 3.3.

Для отримання цього зразка мембрани використовували 7-камерний

електродіалізний апарат, схема якого зображена на рис. 3.15. В камерах

знесолення 3,5 з лінійною швидкістю 2 см/с циркулював розчин хлориду натрію

(5 дм3) з початковою концентрацією 0,025 моль/дм3. У камеру концентрування 4 з

такою ж лінійною швидкістю подавали 1 дм3 розчину, що моделює концентрат

електродіалізних установок: 55 мг/дм3 мангану, 70 г/дм3 хлориду натрію, рН 6,4.

У камерах концентрування 2,6 циркулював розчин хлориду натрію (0,2 моль/дм3).

Електродіаліз здійснювали при густині електричного струму 0,75А/дм2 протягом
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12 годин, що забезпечувало перевищення граничної густини струму приблизно в

1,1-2,3 разів (розрахунок здійснювали за рівнянням Левека [358]).
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Поверхня з осадом повернута до аноду (2), поверхня з осадом повернута до

катоду – 3.

Рисунок 3.17 – Вольт-амперні характеристики вихідної мембрани МА-40 (1)

та мембрани з осадом (2, 3) в 0,1 М розчині хлориду натрію

Таблиця 3.3 – Електрохімічні характеристики вихідної аніонітової мембрани

МА-40 та мембрани МА-40, покритої шаром малорозчинних оксидів мангану

Мембрана з шаром осадуПараметр Вихідна

мембрана Осад з анодної сторони Осад з катодної сторони

iгр, A/дм2 0,97 0,97 0,93

ρ, Ом·см 88 246

Як видно із табл. 3.3, наявність малорозчинних сполук мангану на поверхні

аніонітової мембрани підвищує її питомий опір від 88 до 246 Ом·см, а гранична

густина струму (iгр) такої мембрани залежить від її розташування в електричному

полі.

Так, у випадку реверсу струму, коли поверхня мембрани з осадом повернута

до катоду (екранується приймаюча поверхня мембрани), гранична густина струму
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зменшується у порівнянні з аналогічною характеристикою вихідної мембрани. Це

обумовлено, очевидно, зменшенням дифузійного потоку та відсутністю

перемішування розчину безпосередньо біля поверхні мембрани (через наявність

шару осаду), що призводить до падіння концентрації електроліту в цій області.

Таким чином, здійснені систематичні дослідження показали, що можливе

погіршення електрохімічних характеристик іонообмінних мембран при

електродіалізному опрісненні розчинів, які містять Mn(II), не пов'язане з

нагромадженням цих іонів у фазі катіонітової мембрани. Негативний вплив

сполук мангану на процес електромембранної обробки обумовлений взаємодією

Mn(II), накопиченого в камері концентрування завдяки ефективній

електроміграції через катіонітову мембрану, з іонами гідроксилу, які

переносяться через аніонообмінні мембрани в умовах жорсткої концентраційної

поляризації. Вказана взаємодія призводить до осадження малорозчинних

гідроксидів мангану на поверхні аніонітових мембран з боку камер

концентрування по аналогії із широко дослідженим в теорії та практиці

електродіалізу явищем утворення на віддаючій поверхні аніонітових мембран

сполук карбонату кальцію та гідроксиду магнію [67, 68].

3.4. Розробка методів для попередження осадження малорозчинних сполук

мангану на поверхні іонообмінних мембран в умовах жорсткої концентраційної

поляризації

Як відомо, для боротьби з осадженням CaCO3 і Mg(OH)2 на поверхні

аніоонообмінних мембран з боку камер концентрування застосовується

підкислення концентрату до рН 3,5-4,0, а також дозування до нього антискалантів.

Безумовно, що ці методи повинні бути ефективними і при запобіганні утворенню

на поверхні аніонітових мембран також малорозчинних форм мангану.

Дослідження впливу добавок кислоти та антискаланту полікарбоксилатного

типу Acumer 2200 на осадження малорозчинних сполук мангану на поверхні
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аніонітової мембрани зі сторони камери концентрування здійснювали з

використанням шестикамерної електродіалізної комірки:

Анод     1    К1   2     А1   3   К2   4    А2   5    К2  6   Катод,

де 3, 5 – камери знесолення, 2,4 – камери концентрування, 1,6 – електродні

камери.

Через камери знесолення 3, 5 з лінійною швидкістю 6,3 см/с циркулював

розчин (0,5 дм3), що містив 0,07 моль/дм3 хлориду натрію та 0,03 моль/дм3

сульфату натрію. В камерах концентрування 2, 4 з лінійною швидкістю 3,3 см/с

циркулював розчин, що імітує утворені в процесі електродіалізного опріснення

розсоли. Даний розчин містив 50 мг/дм3 Mn(II), 43,8 г/дм3 NаCl,  17,8  г/дм3

Na2SO4 та мав різні значення рН й вмісту антискаланту.

Вибір антискаланту був обумовлений тим, що Acumer 2200

використовується в практиці водоочищення та водопідготовки для боротьби з

утворенням CaCO3 [359]. В основі дії даного антискаланту лежать три механізми:

збільшення розчинності малорозчинної сполуки за рахунок порогового ефекту,

деформація зростаючих кристалів, диспергуюча активність. За даними

дослідження [360] молекули-диспергатори ефективно запобігають утворенню

сполук мангану на поверхні зворотноосмотичних мембран.

Крім того, одержані нами результати (розділ 3.1) свідчать про ефективну

стабілізацію мангану (II) у карбонатних розчинах в процесі електродіалізу, в

звязку із чим варто очікувати, що додавання в камери концентрування

електродіалізного апарату антискаланту полікарбоксилатного типу буде

протидіяти осадженню гідроксидів мангану на поверхні іонообмінних мембран.

Концентрація Acumer 2200 у ропній камері була обрана нами на підставі

посібника з використання антискалантів [359], у відповідності з яким типово

використовуваною концентрацією даного антискаланта на практиці є

концентрація 10-30 мг/дм3.

Досліди здійснювали протягом 3, 5 годин у гальваностатичному режимі

при густині струму 1,5 А/дм2. Після завершення експерименту аніонообмінну

мембрану А2 з боку камери концентрування 4 фотографували й заливали
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розчином соляної кислоти (0,1 моль/дм3) з додаванням сульфіту натрію. Через 24

години розчин над мембраною переносили в мірний циліндр для вимірювання

об’єму, після чого визначали в ньому вміст мангану. На підставі отриманих

результатів розраховували кількість осаджених на мембрані оксидів мангану.

Перед кожним експериментом з дослідження впливу антискаланту на

процес електродіалізу в електродіалізну комірку поміщали свіжий зразок

мембрани МА-40 і здійснювали попередню обробку в розчині хлориду натрію

(0,2 моль/дм3) протягом 2-х годин при густині струму 1,0 А/дм2.

Як видно із рис. 3.18 та табл. 3.4, додавання в концентрат антискаланту

карбоксилатного типу Acumer 2200 запобігає утворенню малорозчинних сполук

мангану на поверхні аніонообмінної мембрани зі сторони камери концентрування.

Особливо ефективно це відбувається при одночасному підкисленні розсолу

до рН 4,0 -3,5.

1 2 3

1 – рН 7,3, без додавання Acumer 2200; 2 – рН 7,3, Acumer 2200-10 мг/дм3; 3 –

рН 4,0 Acumer 2200-10 мг/дм3.

Рисунок 3.18 – Зовнішній вигляд мембрани МА-40 зі сторони камери

концентрування при різному рН розчину в цій камері в присутності чи відсутності

антискаланту Acumer 2200
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Таблиця 3.4 – Вплив добавок антискаланту Acumer 2200 і соляної кислоти в

камері концентрування на кількість оксидів мангану (Q), осаджених на розсольній

стороні аніонітової мембрани (в розрахунку на манган)

рН СAcumer2200, мг/дм3 Q, мкг/см2

7,3 0 0,57

7,3 10 0,17

4,0 10 0,07

3,5 10 0,02

Для протидії осадженню малорозчинних сполук мангану на поверхні

аніонообмінних мембран зі сторони камери концентрування в умовах

концентраційної поляризації в даній роботі запропоновано використовувати

також специфічний метод , а саме, дозування до розсолу відновника – сульфіту

натрію (табл. 3.5) [361].

Таблиця 3.5 – Вплив концентрації SO3
2- та рН в камері концентрування на

кількість (Q) осаджених сполук мангану на поверхні аніонітової мембрани (в

розрахунку на манган)

C(SO3
2-)моль/дм3

/C(Mn2+) моль/дм3

рН Q, мкг/см2

0 6,4 61,0

1 6,4 23,0

2 6,4 7,8

2,5 6,4 8,2

0 4,2 14,9

1 4,2 6,0

Як видно із табл. 3.5, присутність сульфіт-іонів в розсолі в молярному

співвідношенні SO3
2- : Mn2+ = 2,5 зменшує кількість осаджених на поверхні

мембрани сполук мангану майже на порядок.
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Це пояснюється, очевидно, тим, що відновник протидіє окисненню Mn(OH)2

до менш розчинних оксидів мангану (Mn2O3 та MnO2), зменшуючи ймовірність

утворення осаду.

Як показує порівняння табл. 3.4 та 3.5, кількість виявлених малорозчинних

форм мангану на поверхні аніонообмінної мембрани в дослідженнях з додаванням

в камеру концентрування сульфіту натрію є значно вищою, ніж у дослідженнях з

додаванням Acumer 2200. Це пояснюється, очевидно, відмінністю умов

проведення експериментів. Так, в дослідженнях з антискалантом електродіаліз

здійснювали, як відмічалося вище, при густині струму 1,5 А/дм2 та швидкості

потоку розчину в камері знесолення 6,3 см/с [349]. В той же час, в дослідженнях із

сульфітом натрію використовували густину струму 3,0 А/дм2 та швидкість потоку

розчину в камері знесолення 2,2 см/с [362]. Очевидно, що в останньому випадку

поляризаційні явища є більш інтенсивними (враховуючи однаковий склад

розчину в камерах знесолення), що і призводить до збільшення кількості

малорозчинних форм мангану на аніонообмінній мембрані.

Таким чином, нами показано, що в боротьбі з осадженням малорозчинних

форм мангану на поверхні аніонітових мембран в умовах концентраційної

поляризації можуть бути ефективно використані як традиційні для практики

електродіалізу прийоми (підкислення розсолу, введення антискалантів), так і

специфічний метод – додавання в концентрат сульфіт-аніонів. Слід відмітити, що

сульфіт натрію використовується в практиці мембранного опріснення для

нейтралізації надлишкового хлору у воді, яка подається в зворотноосмотичні

установки після попереднього хлорування [91, 96].

3.5 Обґрунтування рекомендацій щодо внесення змін до СНиП 2.04. 02-84

"Водоснабжение. Наружные сети и сооружения" в частині нормування вмісту

сполук мангану у воді, яка подається на електродіалізну обробку

Проведені систематичні дослідження процесу електродіалізу

мангановмісних вод дозволяють науково обґрунтувати необхідність внесення змін



116
до нормування вмісту мангану у воді, яка подається в електродіалізні установки.

Як було показано в розділі 3.3.1, з метою виключення електрофоретичного

відкладення малорозчинних форм мангану на поверхні іонообмінних мембран,

потрібне глибоке їх видалення із води на стадії попередньої підготовки. Однак,

СНиП 2.04. 02-84 "Водоснабжение. Наружные сети и сооружения" регламентує

вміст завислих речовин у воді, яка подається на електродіалізні опріснювальні

установки, на рівні 1,5 мг/дм3. При виконанні цієї вимоги, безумовно, буде

досягатися й глибоке вилучення малорозчинних форм мангану. У зв'язку із цим,

виділяти в окремий пункт вимоги щодо глибокого вилучення із води, яка підлягає

електродіалізу, малорозчинних сполук мангану не доцільно.

Разом із тим, як було показано у розділах 3.2 та 3.3.1, іони Mn(II)

безпосередньо не мають негативного впливу на іонообмінні мембрани (навіть при

концентрації, яка у 200 разів перевищує норму, рекомендовану СНиП 2.04. 02-84).

При електромембранній обробці вказані іони видаляються із води, і їх вміст в

діалізаті досягає норм питного водопостачання за умови зниження загального

солевмісту розчину до 0,2-0,3 г/дм3.

У процесі електродіалізного опріснення вод, які містять іони Mn(II),

можливе осадження малорозчинних форм мангану на аніонообмінних мембранах

зі сторони камер концентрування, що пов’язано з ростом рН розчину в

примембранній області при густині струму, яка перевищує граничну. Утворення

малорозчинних сполук кальцію та магнію на віддаючій поверхні аніонообмінних

мембран за аналогічних умов, як відомо, широко досліджено в спеціальній

літературі [67, 68]. Таким чином, при електродіалізі реальних розчинів оксиди

мангану можуть осаджуватися на мембранах разом із СаСО3 та Mg(OH)2, що, по

суті, і було підтверджено практично в роботі [110].

Як було показано у розділі 1.2, вміст мангану в природних водах складає, в

основному, 0,5 - 3,0 мг/дм3. Разом із тим, концентрація солей кальцію та магнію в

водах різних типів може досягати декількох сотень міліграмів на літр [363]. При

цьому, як було виявлено в роботі [363], кількість осаджених сполук кальцію та

магнію на поверхні аніонообмінної мембрани зі сторони камери концентрування
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при опрісненні води з загальною жорсткістю 25 мг-екв/дм3 при тривалості

обробки 140 годин та частоті реверсу 1 раз на 24 години досягає, відповідно, 55 та

12 мг/см2 (в розрахунку на кальцій та магній). Порівняння вказаних результатів з

даними табл. 3.4 та 3.5 свідчить про те, що кількість осаджених малорозчинних

сполук мангану на поверхні аніонітової мембрани в умовах концентраційної

поляризації є меншою на 3-5 порядків, ніж кількість осаджених карбонату

кальцію та гідроксиду магнію. Це, безумовно, свідчить про незначну масову долю

сполук мангану в утвореному осаді та їх несуттєвий внесок у негативний вплив на

мембрани. Дійсно, як показало дослідження [363], осадження малорозчинних

сполук кальцію та магнію на поверхні мембран призводить до збільшення

напруги на мембранах та на апараті в цілому в 2-4 рази при електродіалізі

протягом 140 годин. В той же час, як було показано в розділі 3.2.2, навіть при

концентрації мангану у воді 10 мг/дм3 та в умовах концентраційної поляризації

напруга на іонообмінних мембранах і на електродах електродіалізатора в процесі

електродіалізу не змінюється на протязі 300 годин.

Підкислення розчину в камері концентрування до рН 3,5-4,0, а також

дозування в цю камеру антискалантів (міри, які зазвичай використовуються для

попередження утворення на поверхні аніонітових мембран СаСО3 та Mg(OH)2)

дозволяє попередити осадження сполук мангану на поверхні цих мембран у

випадку, коли густина струму перевищує граничну густину струму.

Виходячи з вищевикладеного, можна зробити висновок, що нормування

вмісту іонів Mn(II) (розчинних форм мангану) у воді, що подається на

електродіалізні установки, також недоцільне.

Таким чином, на основі отриманих результатів пропонується внести зміни

до § 13 "Додатку 8 “СниП 2.04. 02-84 "Водоснабжение. Наружные сети и

сооружения" [364] шляхом виключення з тексту цього параграфу вимог щодо

вмісту мангану у воді, яка подається в електродіалізні опріснювальні установки.

Відмова від необхідності глибокого вилучення іонів Mn(II) в процесі

попередньої підготовки води до електродіалізної обробки значно спростить цей

процес, зменшивши затрати на його реалізацію та ризик забруднення довкілля.
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Висновки до розділу 3

Проведено систематичні дослідження електроміграції сполук мангану (II)

через катіонообмінну мембрану та кінетики їх видалення із води в процесі

електродіалізного опріснення в залежності від рН розчину та природи фонового

електроліту. Виявлено ефективний масоперенос мангану через катіонітову

мембрану в кислій та слаболужній області (рН < 8) та різке зменшення цього

показника при подальшому підвищенні рН. Показано, що при переході від

хлоридних до сульфатних та бікарбонатних модельних розчинів область

ефективного переносу мангану зміщується в більш лужне середовище, що

пов’язано зі стабілізацією катіонів Mn(II) в розчині (завдяки утворенню

комплексних сполук з неорганічними лігандами) та уповільненням процесу

утворення малорозчинних форм мангану.

Природа аніону (Cl-, HCO3
-, SO4

2-) практично не впливає на кінетику

видалення Mn(II) із води в процесі опріснення, тоді як катіони Ca2+ та Mg2+

виявляють конкуруючий вплив на електроміграцію мангану, знижуючи його

вихід за струмом. Показана можливість видалення мангану (II) із води до

гранично-допустимої концентрації цього елементу в питній воді в процесі

електродіалізного опріснення паралельно із видаленням макрокомпонентів.

Концентрація мангану в діалізатах знижується від 3-5 мг/дм3 до 0,04-0,05 мг/дм3

при зниженні загального солевмісту діалізатів до 0,2-0,3 г/дм3.

Показано, що катіони Mn(II) безпосередньо не спричиняють негативного

впливу на електрохімічні характеристики мембран навіть при концентрації їх у

розчині, яка в 200 разів перевищує норму, рекомендовану СНиП 2.04. 02-84

"Водоснабжение. Наружные сети и сооружения".

Погіршення електрохімічних характеристик іонообмінних мембран у

процесі електродіалізного опріснення розчинів, які містять іони Mn(II), може бути

викликане не нагромадженням вказаних іонів у фазі катіонітової мембрани, а їх

взаємодією із іонами гідроксилу на віддаючій поверхні аніонообмінних мембран в

умовах концентраційної поляризації. Ця взаємодія призводить до осадження
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малорозчинних гідроксидів мангану на поверхні аніонообмінних мембран з боку

камер концентрування (подібно явищу утворення на вказаній поверхні осадів

CaCO3 та Mg(OH)2).

Встановлено, що в боротьбі з осадженням малорозчинних форм мангану на

поверхні аніонітових мембран в умовах концентраційної поляризації можуть

бути ефективно використані традиційні для практики електродіалізу прийоми –

підкислення розсолу до рН 3,5-4,0 та введення до нього антискалантів.

Запропоновано також специфічний метод боротьби з осадженням малорозчинних

сполук мангану на аніонообмінних мембранах, а саме – додавання в концентрат

сульфіт-аніонів. Вказаний спосіб захищений Патентом України [361].

Таким чином, на основі систематичних досліджень процесу

електромембранної обробки мангановмісних вод створено наукові засади

глибокого видалення цього токсичного компонента з розчину в процесі

електродіалізного опріснення при виключенні негативного впливу сполук

мангану на електрохімічні характеристики іонообмінних мембран.

Науково обґрунтовано новий підхід до нормування вмісту сполук мангану в

воді, яка подається на електродіалізну обробку, що дозволяє значно спростити

попередню підготовку води до цього процесу шляхом виключення стадії

глибокого видалення катіонів Mn(II).

Отримані результати використані при розробці нормативного документу

“Державні будівельні норми України. ДБН В.2.5 – 74:2013. Водопостачання.

Зовнішні мережі та споруди. Основні положення проектування” [365] (Додаток

А).

ДБН В.2.5 – 74:2013 введено в дію з 01.01.2014 року наказами Міністерства

регіонального розвитку, будівництва та житлово-комунального господарства

України (№ 133 від 08.04.2013 р. та № 410 від 28.08.2013 р. – Додаток Б) на заміну

СНиП 2.04.03-84. “Водоснабжение. Наружные сети и сооружения”.
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РОЗДІЛ 4

НАУКОВІ ЗАСАДИ ВИДАЛЕННЯ СПОЛУК БОРУ ІЗ ВОДИ В ПРОЦЕСАХ

МЕМБРАННОГО ОПРІСНЕННЯ

У розділі 1.3 було показано, що ефективність видалення бору в процесах

мембранного опріснення суттєво зростає в лужному середовищі завдяки

збільшенню ступеня дисоціації борної кислоти та утворенню борат-аніонів.

Обробка при високому значенні рН (10-11) часто використовується у вигляді

другого чи третього щабля мембранного опріснення для зниження концентрації

бору в кінцевому продукті до гранично-допустимої концентрації для питної води,

чи води для поливу. Оскільки основна маса наявних досліджень присвячена

видаленню бору із морської та океанічної води [184], де його початкова

концентрація не перевищує 5-6 мг/дм3, на заключну стадію опріснення при

високому значенні рН подається вода із ще більш низькою концентрацією бору

(1-3 мг/дм3).

Таким чином, в наш час залишається практично не вивченим питання щодо

можливостей методів електродіалізу та зворотного осмосу в плані глибокого

видалення бору із вод, які містять значно вищі концентрації цього елементу, хоча,

як було показано у розділі 1.3, такі води є досить поширеними у світі.

Особливий інтерес складають також дослідження впливу природи та

концентрації фонового електроліту на ефективність видалення сполук бору в

процесах мембранного опріснення. Здійснення вказаних досліджень сприятиме

розширенню наукової бази для прогнозування якості діалізатів та пермеатів

мембранних установок за вмістом бору в залежності від складу вихідної води.

Актуальним залишається пошук інших (окрім регулювання рН) методів

підвищення ефективності видалення бору в процесах електродіалізу та зворотного

осмосу.

Отримання діалізатів та пермеатів, вміст бору в яких відповідає ГДК для

питної чи поливної води, є, безперечно, основним завданням, яке стоїть в галузі

мембранного опріснення боровмісних вод. Однак, на сучасному етапі все більший
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інтерес викликає також задача одержання в процесі такої обробки концентратів із

максимально можливим вмістом бору. Ця вимога диктується, перш за все,

необхідністю утилізації концентратів для підвищення екологічної безпеки

процесу опріснення і уникнення вторинного забруднення довкілля. Як відомо,

підвищення концентрації солей в концентратах та зменшення об’ємів цих

розчинів значно спрощує їх подальшу переробку.

В роботі [274] відмічається, що концентрати мембранних установок,

розташованих в прибережній зоні, скидаються, зазвичай, в океан, в той час як на

континентальній території традиційним є скидання концентрату в поверхневі

води, каналізацію чи закачування під землю. Це спричиняє забруднення водних

джерел та пригнічення в них біологічних процесів через підвищення вмісту солей

та індивідуальних токсикантів. У зв’язку із цим вимоги до викиду концентратів

стають все більш жорсткими, зростає актуальність та важливість переробки даних

розчинів з метою зниження екологічного збитку та перетворення стоків в

додаткову кількість води, яка може бути використана, наприклад, для поливу.

У випадку боровмісного концентрату скидання його в навколишнє

середовище, крім нанесення значних екологічних збитків, призводить також до

безповоротної втрати вже в значній мірі сконцентрованих цінних боровмісних

сполук, які мають важливе народногосподарське значення.

В дослідженнях [133, 366] наголошується, що враховуючи екологічні

виклики, пов’язані із викидом бору в навколишнє середовище, а також

економічну значимість сполук цього елементу, доцільно розглядати очищення

різних боровмісних вод не з позиції “видалення” даного компонента, а з позиції

його “вилучення”. Економічний аспект видалення бору з природних та стічних

вод, поряд з екологічним, розглядався раніше також в роботі [367].

В процесі очищення значних об'ємів води включення в технологічну схему

вузла вилучення цінного боровмісного продукту може значно скоротити витрати

на саме очищення. Так, за даними дослідження [368 ] сорбційне вилучення бору із

сільськогосподарських дренажних вод у вигляді товарної борної кислоти знижує

витрати на очищення цієї води на 30%.
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Як показав проведений аналіз літературних джерел, питання щодо

можливості концентрування сполук бору в процесі мембранного опріснення з

отриманням розчинів, з яких бор може бути утилізованим у вигляді сполук, що

мають важливе господарське значення, практично не розглядалося, і ці

дослідження є надзвичайно актуальними на сучасному етапі.

Суттєвим недоліком наявних наукових доробок в області

зворотноосмотичної обробки боровмісних розчинів є те, що коефіцієнти затримки

бору мембранами визначаються, здебільшого, за стандартних умов тестування –

при низьких ступенях відбору пермеату (<15%). Однак, як вже зазначалося вище,

в наш час поширеною є практика видалення бору на другому чи третьому щаблях

опріснення (при підвищеному рН), коли практична відсутність солей жорсткості у

вхідній воді та низький її солевміст дозволяють досягти максимального

концентрування розсолу. Зрозуміло, що в цьому випадку ступінь концентрування

розчину лімітується, в основному, ефективністю затримки сполук бору. Таким

чином, в галузі зворотноосмотичної обробки нагальними залишаються роботи з

визначення коефіцієнтів затримки бору мембранами при високих ступенях

відбору пермеату, що дозволить мінімізувати об’єми концентратів, спростити їх

утилізацію та попередити негативний вплив на довкілля, а також збільшити вихід

прісної води.

З метою розробки ефективних та екологічно-доцільних технологічних схем

кондиціонування пермеатів та діалізатів мембранних установок за вмістом сполук

бору з використанням борселективних сорбентів є необхідним вирішення

проблеми утилізації кислих боровмісних регенераційних розчинів.

4.1 Видалення сполук бору з води в процесі електродіалізного опріснення

Дослідження можливостей методу електродіалізу в плані глибокого

вилучення бору із вод з різним вмістом цього елементу тісно пов’язане із

виявленням найбільш перспективних для вилучення бору іонообмінних мембран

(оскільки, як було показано у розділі 1.3, природа мембран має значний вплив на
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електроміграцію бору), а також визначенням найбільш сприятливих для

видалення бору умов електродіалізної обробки.

4.1.1 Визначення найбільш перспективних для вилучення сполук бору

іонообмінних мембран

Раніше [193] було встановлено, що серед гетерогенних мембран, доступних

на ринку України, найбільш ефективними для видалення сполук бору є пара

мембран МК-40 та МА-40. В даній роботі здійснено порівняльні дослідження

опріснення боровмісного розчину з використанням вказаних мембран, а також

гомогенних мембран МК-100, МА-100 та Ionics C, Ionics A. [369]. Одержані

результати наведені на рис. 4.1
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Рисунок 4.1 – Залежність середнього виходу за струмом бору від рН в

процесі електродіалізного опріснення розчину, що містив 4 мг/дм3 бору та 14

г/дм3 хлориду натрію, з використанням іонообмінних мембран: МК-40 та МА-40

(1), МК-100 та МА-100 (2), Ionics C та Ionics A (3).
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Як видно із рис. 4.1, для всіх досліджених пар мембран спостерігаються

яскраві залежності середнього виходу за струмом бору від рН середовища. Однак,

для мембран МК-100 та МА-100, Ionics C та Ionics A електроміграція бору при рН

> 8 зменшується, в той час як для пари мембран МК-40 та МА-40 в аналогічних

умовах, навпаки, різко збільшується.

Вказані відмінності обумовлені різною природою функціональних груп

досліджених аніонообмінних мембран. Так, мембрани МА-100 та Ionics A містять

сильноосновні аміногрупи четвертинних амонійних основ, в той час як до складу

мембрани МА-40 разом із сильноосновними групами (біля 20% від загальної

кількості) входять також середньоосновні вторинні та третинні аміногрупи.

Як було показано в розділі 1.3, інтенсивна дисоціація борної кислоти та

утворення борат-аніону B(OH)4
-, у вигляді якого бор може електромігрувати через

аніонітові мембрани, здійснюється в лужному середовищі (рН > 9). Однак в цих

умовах зростає концентрація ОН- аніонів,  які із-за високої рухливості в фазі

сильноосновного аніоніту [68] виявляють значний конкуруючий вплив на

електроміграцію B(OH)4
- через мембрани МА-100 та Ionics A. Таким чином,

низький ступінь дисоціації борної кислоти при рН < 9 та конкуруючий вплив ОН-

аніонів при рН > 9 перешкоджають максимально ефективному видаленню бору в

процесі електродіалізного опріснення з використанням вказаних мембран. Слід

відмітити, що зменшення електроміграції бору в сильно лужному середовищі

виявлено нами раніше також для гетерогенної мембрани МА-41 [193],

виготовленої на основі сильноосновного аніоніту АВ-17.

Оскільки конкуруючий вплив ОН- аніонів на електроміграцію борат-аніону

в фазі середньоосновного аніоніту є меншим (із-за меншої рухливості ОН-

аніонів), підвищення рН, яке призводить до збільшення концентрації борат-аніону

в розчині, сприяє ефективному видаленню бору мембраною МА-40, що містить

середньоосновні функціональні групи. Слід також додати, що за результатами

роботи [370] аніоніт ЕДЕ-10П, на базі якого виготовлена гетерогенна мембрана

МА-40, виявляє селективність по відношенню до борат-аніонів, що сприяє
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підвищенню концентрації останніх в фазі мембрани і, як наслідок, зростанню

електроміграції.

Таким чином, із досліджених пар гетерогенних та гомогенних мембран

найбільш перспективною для видалення бору є пара МА-40 та МК-40. Як видно із

рис. 4.1, вихід за струмом бору при використанні вказаних мембран в інтервалі

рН, оптимальному для видалення ними бору (10,5-11,0), суттєво перевищує вихід

за струмом бору, який спостерігається при опрісненні мембранами МК-100, МА-

100 та Ionics C, Ionics A в усьому дослідженому інтервалі рН.

4.1.2 Вплив природи аніонів на електроміграцію борат-аніону через

мембрану МА-40

В роботі [193] досліджено процес електроміграції бору через аніонообмінну

мембрану МА-40 в залежності від рН середовища на фоні 0,2 М розчинів хлоридів

натрію, калію, літію та 0,1 М розчину хлориду магнію. Виявлена різниця в

кількісних показниках процесу переносу пояснювалася впливом природи катіона

на ступінь дисоціації борної кислоти.

Порівняння впливу природи характерних для реальних вод аніонів на

перенос бору через аніонітові мембрани не здійснювалося. Разом із тим, це

питання має значний практичний інтерес, оскільки аніони можуть виявляти

прямий конкуруючий вплив на електроміграцію борат-аніону B(OH)4
- через

мембрану.

В даній роботі вивчено процес електроміграції бору через аніонообмінну

мембрану МА-40 в широкому інтервалі рН в процесі обробки 0,2 М розчинів

NaCl, NaHCO3 та 0,1  М розчину Na2SO4 [371]. Модельний розчин (5 дм3), який,

окрім фонового електроліту, містив 40 мг/дм3 бору, циркулював з лінійною

швидкістю 5 см/с через камеру знесолення 3 електродіалізної комірки:

Катод 1 А  2  К  3  А  4  К  5 Анод

Камери концентрування 2,4 заповнювали дистильованою водою. Досліди
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здійснювали в гальваностатичному режимі при густині електричного струму 0,5

А/дм2.

Як видно із рис. 4.2, для всіх досліджених модельних розчинів

спостерігається ідентична залежність електроміграції бору від рН, яка свідчить

про різке підвищення ефективності процесу в лужному середовищі.
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Рисунок 4.2 – Залежність переносу бору (Q) через мембрану МА-40 від рН

на фоні 0,2 М розчинів NaС1 (1), NaHСО3 (2) та 0,1 М розчину Na2SО4 (3)

Перенос бору із сульфатного розчину у всьому дослідженому інтервалі рН

суттєво перевищує аналогічну характеристику, отриману для випадку хлоридного

розчину. Очевидно, це пов’язано із меншим (у порівнянні з хлорид іоном)

конкуруючим впливом SО4
2- на електроміграцію B(OH)4

-, що обумовлено

більшим радіусом гідратованого сульфат-аніону у порівнянні з аналогічною

характеристикою хлорид-аніону (табл. 4.1).

Так, відомо, що іони, які мають меншу рухливість в фазі мембрани,

здійснюють менший конкуруючий вплив на перенос інших іонів. В свою чергу,

рухливість іона залежить від розміру його гідратованого радіуса і зменшується

зі зростанням останнього [202, 372, 373].
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Таблиця 4.1 – Теплоти гідратації та радіуси гідратованих іонів [373, 374]]

Іон Теплота гідратації,

кДж/моль

Радіус гідратованого

іона, Á

Хлорид 351 3,32

Бікарбонат 381 -

Сульфат 1109 3,79

Карбонат 1390 -

Додатковим поясненням наведених на рис. 4.2 залежностей можуть бути

також уявлення щодо впливу фонового електроліту на форми існування бору в

розчині. Так, у відповідності з [375], іони з позитивною гідратацією посилюють,

а іони з негативною гідратацією – послаблюють дисоціацію борної кислоти.

Кількісною характеристикою при розділенні іонів на вказані дві групи є ΔSII –

сумарна зміна ентропії води,  пов’язана з гідратацією іонів.  Якщо ΔSII<0, іон

характеризується позитивною гідратацією, якщо ΔSII>0 – негативною [376].

Значення ΔSII для аніонів Cl-, НСО3
- та SО4

2- становлять, відповідно: +5,2, -

25,1 та -126,4 Дж·моль-1·К-1. Звідси можна зробити висновок, що за інших рівних

умов концентрація борат-аніонів зменшується в ряду розчинів: Nа2SО4 > NаНСО3

> NaС1. Оскільки електроміграція бору через мембрану МА-40 здійснюється у

вигляді борат-іонов, у такій же послідовності повинна зменшуватися величина

переносу бору через цю мембрану.

Цікаво відзначити, що криві, отримані при електродіалізі розчинів NаНСО3 і

NаС1, при рН<6 практично збігаються й розходяться при рН>8. Це можна

пояснити виходячи з розгляду вуглекислотної рівноваги в розчині.

У відповідності з наведеними в [377, 362] даними, при рН<4,3 вся

вуглекислота, що перебуває у воді, представлена практично однією сполукою –

CO2. Гідратована форма оксиду вуглецю (Н2СO3) становить лише десяті долі

відсотка від сумарної концентрації CO2 та Н2СO3.  Зі збільшенням рН частка CO2

зменшується при одночасному збільшенні частки НСО3
–. При рН 8,35 практично

вся вуглекислота знаходиться у воді у вигляді гідрокарбонат-іонів. При
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підвищенні рН до 12 у розчині присутні лише CO3

2- - іони. Оскільки в проведених

нами дослідженнях підкислення модельного розчину NаНСО3 досягалося

додаванням НСl, то вже при рН < 6 у розчині міститься, в основному, хлорид

натрію, який утворився в результаті реакції нейтралізації. Тому в цій області рН

криві 1 та 2 на рис. 4.2 практично співпадають.

У сильнолужному середовищі відбувається перехід НСО3
- у CO3

2-.  У цій

області спостерігається різке збільшення електроміграції бору через

аніонообмінну мембрану (а також різка відмінність у ході кривих 1 і 2 на рис. 4.2),

що можна пояснити, виходячи з викладених вище положень, порівняно великим

розміром гідратованого іона CO3
2- та його істотною позитивною гідратацією (ΔSII

=-186,6 Дж·моль-1·К-1 [376]).

Таким чином, проведені дослідження свідчать про те, що серед характерних

для природних вод аніонів мінімальний конкуруючий вплив на електроміграцію

B(OH)4
- через аніонообмінну мембрану виявляє сульфат-аніон, максимальний –

хлорид-аніон. Вміст останнього у воді, вочевидь, і лімітує ефективність видалення

бору в процесі електродіалізного опріснення. Вплив бікарбонату на

електроміграцію тетраборат-аніону в інтервалі рН, характерному для природних

вод, дещо нижчий впливу хлориду (рис. 4.2), що узгоджується з величинами

теплот гідратації вказаних аніонів (табл. 4.1).

Отримані результати були підтверджені пізніше іншими дослідниками.

Зокрема, в роботі [379] показано, що присутність сульфат-аніонів у розчині (у

еквівалентному співвідношенні борат:сульфат = 1:1) практично не впливає на

ефективність вилучення бору методом електродіалізу з використанням мембран

Neosepta AMX та CMX, в той час, як наявність хлорид-аніонів (у еквівалентному

співвідношенні борат:хлорид = 1:1) – зменшує цей показник. За даними

дослідження [146] використання мембран, селективних по відношенню до

однозарядних аніонів (ASM Neosepta, Tokuyama Co.), не сприяє підвищенню

ступеня вилучення бору в процесі електродіалізного опріснення стічної

боровмісної води, яка містила 55,3 мг/дм3 (0,9 мг-екв/дм3) хлориду, 284 мг/дм3

(5,9 мг-екв/дм3)  сульфату та 75,9 мг/дм3 (6,9 мг-екв/дм3) борату. Цей факт також
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свідчить про відсутність конкуруючого впливу двозарядного сульфат-аніону на

електроміграцію B(OH)4
– через аніонітові мембрани.

4.1.3 Видалення сполук бору із розчинів з різним вмістом цього компонента

при оптимальних для електроміграції борат-аніону значеннях рН

Як вже наголошувалося раніше, для зниження концентрації бору в

опрісненій воді до відповідних нормативів на сучасному етапі практикується

обробка в сильнолужному середовищі на другому чи третьому щаблях

мембранного опріснення. Однак, до цього часу не визначені перспективи

використання методу електродіалізу для глибокого вилучення бору із води з

різним вмістом цього компонента при здійсненні процесу опріснення за таких

умов.

З метою вивчення цього питання проведені дослідження процесу

електродіалізного опріснення модельних розчинів, які містили 1,5-40,0 мг/дм3

бору та 3,0-15,0 г/дм3 хлориду натрію [369].

Вибір діапазону концентрацій бору в розчинах був обумовлений тим, що

слабо- та середньомінералізовані води з зазначеним вмістом даного компонента

зустрічаються в природі найчастіше [367]. Вибір діапазону солевмісту базувався

на висновках щодо оптимальних меж застосування методу електродіалізу [4]. В

якості фонового електроліту використовували хлорид натрію, оскільки, як було

показано вище, саме хлорид-аніон виявляє найбільший конкуруючий вплив на

електроміграцію борат-аніону через аніонітові мембрани, лімітуючи тим самим

ефективність видалення бору в процесі електродіалізу. Модельні розчини не

містили іонів жорсткості, оскільки здійснення процесу опріснення при рН 10-11

вимагає попереднього їх видалення для уникнення осадження на мембранах

малорозчинних сполук кальцію та магнію.

Всі досліди здійснювали за оптимального для видалення бору конкретною

парою мембран рН розчину.
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Хоча при використанні мембран МА-40 та МК-40 для видалення бору

бажано створювати максимально лужне середовище, підвищення рН > 11 є

небезпечним для аніонообмінних мембран [4]. В зв’язку із цим рН модельних

розчинів в дослідженнях з вказаними мембранами не перевищував 10,9-11,0.

Як було показаном автором даної дисертаційної роботи в попередніх

дослідженнях [185], найбільш ефективне видалення бору спостерігається на

завершальній стадії опріснення при суттєвому зниженні загального солевмісту

розчину (< 1,0 г/дм3) та зменшенні конкуруючого впливу макрокомпонента на

електроміграцію мікрокомпонента. В роботах [146, 379] було пізніше

підтверджено, що ефективність видалення бору в процесі електродіалізу зростає

лише після видалення до 90% хлорид-іонів.

Таким чином, крім рН, вирішальний вплив на ступінь видалення бору в

процесі електродіалізного опріснення має також глибина знесолення розчину.

Очевидно, саме не достатньо глибоке видалення солей (солевміст заключного

діалізату 0,5 г/дм3) стало причиною того, що, як повідомляється в дослідженні

[202], при опрісненні розчину з вмістом бору 1,7 мг/дм3 та рН 11,0 і 12,0

залишкова концентрація бору в діалізаті складала відповідно 0,8 та 0,6 мг/дм3.

В зв’язку із вищевикладеним, процес електродіалізу в подальших

дослідженнях здійснювали до зниження солевмісту діалізату до 0,2-0,3 г/дм3.

Більш глибоке знесолення є недоцільним як через суттєве зростання затрат

електроенергії на процес, так і через невідповідність якості отриманих діалізатів

(за загальним солевмістом) критеріям води, безпечної для здоров’я людини [123].

Результати електродіалізного опріснення модельних боровмісних розчинів з

використанням різних пар мембран за найбільш сприятливого для видалення бору

конкретною парою мембран  рН  розчину наведені в табл. 4.2 [369].

Як видно із табл. 4.2, вміст бору в діалізаті практично не залежить від

початкового солевмісту розчину. Цей результат, очевидно, можна було

передбачити, оскільки, як було наголошено вище, основна маса бору видаляється

на завершальній стадії опріснення, коли в розчині істотно зменшується

концентрація макрокомпонента.
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Результати,  наведені в табл.  4.2,  узгоджуються з більш пізніми

дослідженнями [202], у відповідності з якими ступінь вилучення бору в процесі

електродіалізного опріснення не збільшується при підвищенні концентрації

хлориду натрію в вихідному розчині з 5 до 20 г/дм3 (глибина опріснення – 0,5

г/дм3). При цьому, на початковій стадії опріснення розчину з вмістом хлориду

натрію 20 г/дм3 (при зменшенні концентрації хлориду натрію від 20 до 15 г/дм3)

видалення сполук бору не відбувається взагалі.

Таблиця 4.2 – Ступінь вилучення бору (СВ) та залишкова концентрація його

в діалізаті (СBд) при електродіалізному опрісненні модельних розчинів з

використанням різних пар іонообмінних мембран

Склад вихідного розчинуМембрани

СB, мг/дм3 СNaCl, г/дм3 рH

СBд, мг/дм3 СВ, %

1,5 3 10,8 0,3 80

1,5 15 10,8 0,4 73

4,7 3 10,9 0,5 89

6,0 3 11,0 1,3 78

6,8 3 10,9 2,0 70

10,0 3 11,0 3,8 62

10,0 15 11,0 3,6 64

40,0 3 11,0 29,0 27

МК-40 –

МА-40

40,0 15 11,0 27,0 33

1,5 8,5 5,5 0,3 80

2,2 14,0 5,5 0,6 73

МК-100 –

МА-100

4,0 14,0 5,5 1,3 68

1,5 8,5 5,5 1,0 33IONICS-С –

IONICS-A 4,0 14,0 5,5 2,8 30

Примітка. Cолевміст заключних діалізатів – 0,2-0,3 г/дм3; i – 1,0 А/дм2.
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Початкова концентрація бору в розчині, навпаки, суттєво впливає на ступінь

вилучення цього компонента та залишковий вміст його у діалізаті (табл. 4.2).

Наведені в табл. 4.2 дані підтверджують також результати досліджень

(рис.4.1), у відповідності з якими найбільш перспективними мембранами для

видалення бору є пара мембран МК-40 та МА-40. При використанні цих мембран

для опріснення розчину з початковим вмістом бору 4,7 мг/дм3 (рН 10,9)

концентрація бору в діалізаті знижується до 0,5 мг/дм3, що відповідає ступеню

вилучення бору 89%. При використанні мембран МК-100, МА-100 та IONICS-С,

IONICS-A для опріснення розчину з початковим вмістом бору 4,0 мг/дм3 (рН 5,5)

концентрація бору в діалізаті складає відповідно 1,3 (СВ-68%) та 2,8 (СВ-30%)

мг/дм3.

Однак, як видно із табл. 4.2, навіть найбільш ефективні в плані вилучення

бору мембрани в найбільш сприятливих для цього умовах (рН 10,9-11,0, зниження

загального солевмісту діалізату до 0,2-0,3 г/дм3) не забезпечують отримання

діалізатів з вмістом бору меншим 0,5 мг/дм3, якщо концентрація бору в вихідній

воді перевищує ~ 5,0 мг/дм3.

В роботі [379] пізніше було показано, що навіть при глибокому знесоленні

(до 0,03-0,09 г/дм3 фонового електроліту) розчинів, що містили борну кислоту

(вихідна концентрація бору 25-100 мг/дм3), хлорид натрію або сульфат натрію

(0,01 моль/дм3), чи їх суміш, при рН 10,5 з використанням іонообмінних мембран

Neosepta CMX та AMX ступінь вилучення бору складає лише 40-80%, а

залишкова концентрація бору в діалізаті – 15-20 мг/дм3. При цьому досліди

здійснювали в потенціостатичному режимі при густині струму, що складала 80%

від граничної густини струму.

4.1.4 – Вплив іонообмінного завантаження в камері знесолення на

видалення бору в процесі електродіалізного опріснення

В попередньому розділі було показано, що найбільш ефективне видалення

сполук бору спостерігається на завершальній стадії опріснення, і досягнення
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концентрації бору в діалізаті ГДК для питної води можливе за умови зниження

солевмісту діалізату до 0,2-0,3 г/дм3. При такому суттєвому знесоленні зростає

електричний опір в камерах знесолення, посилюються поляризаційні явища та

збільшуються затрати електроенергії на процес.

З метою уникнення цих негативних факторів в роботі було запропоновано

використання в камері знесолення електродіалізного апарату завантаження із

іонообмінних матеріалів [380, 381].

З одного боку таке рішення повинно сприяти зменшенню негативного

впливу поляризаційних явищ на процес видалення бору, а з іншого – збільшити

концентрацію бору в мембрані (у випадку селективності сорбенту по відношенню

до бору) та підвищити ступінь вилучення сполук бору із розчину.

Результати застосування традиційних аніонітів в якості завантаження в

камерах знесолення електродіалізного апарату в процесі електродіалізного

опріснення модельних боровмісних розчинів наведені в табл. 4.3.

Як видно з табл. 4.3, при використанні сорбентів ЕДЕ-10П та АВ-17

залишковий вміст бору в опрісненій воді знижується до ГДК в інтервалі рН 7,5 -

9,5. Одночасно із цим відбувається накопичення бору в ропних камерах, як з боку

аніонітової, так і з боку катіонітової мембран (рис. 4.3).

Важливим є той факт, що для одержання однакових (у плані вилучення

бору) результатів розчин з більш високою вихідною концентрацією бору

необхідно опріснювати в більш лужній області.

Найбільш інтенсивно сполуки бору видаляються на завершальній стадії

опріснення (рис. 4.4), у зв'язку із чим ступінь їхнього вилучення істотно залежить

від глибини знесолення розчину, а ГДК бору досягається лише при зниженні

загального солевмісту діалізату до 0,2 г/дм3.
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Таблиця 4.3 – Вплив рН на середній вихід за струмом бору та залишковий

вміст його в діалізаті в процесі електродіалізного опріснення боровмісних вод в

присутності іонообмінного матеріалу у камері знесолення (мембрани МК-40 та

МА-40; i – 1,0 A/дм2)

Матеріал завантаження

АВ-17 ЕДЕ-10П АН-31 АНКБ-35

Склад

розчину, що

опріснюється

рН

hВ·10,

%

СВд,

мг/дм3

hВ·10,

%

СВд,

мг/дм3

hВ·10,

%

СВд,

мг/дм3

hВ·10,

%

СВд,

мг/дм3

6,0 0,3 1,1 0,4 0,9 - - - -

7,5 0,6 0,4 0,5 0,6 0,2 1,2 - -

Розчин 1:

1,5 мг/дм3 В,

8,5 г/дм3

NaCl

8,5 0,6 0,5 0,6 0,5 0,2 1,3 - -

6,0 0,7 2,0 0,7 1,9 0,7 1,9 0,5 3,1

7,5 0,9 1,3 - - - - 0,5 3,0

8,5 0,9 1,3 0,9 1,4 0,7 1,9 0,5 3,0

9,0 - - 1,0 1,0 - - - -

Розчин 2:

4,0 мг/дм3 В,

14 г/дм3 NaCl

9,5 1,1 0,5 1,1 0,5 1,0 0,9 - -

0

1

2

3

4
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t, год

CB, мг/дм3

2

1

Рисунок 4.3 – Кінетика концентрування бору зі сторони катіонітової (1) та

аніонітової (2) мембран в процесі опріснення модельного розчину 2 (табл. 4.3) з

використанням завантаження іоніту ЕДЕ-10П в камері знесолення
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Як видно з рис. 4.4, кінетика вилучення бору в дослідах із застосуванням

сорбентів різних марок відрізняється.
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Густина струму – 1,0 A/дм2.

Рисунок 4.4 – Кінетика видалення бору (1,3) та хлориду натрію (2,4) в

процесі електродіалізного опріснення розчинів різного складу з завантаженням

камери знесолення сорбентами АВ-17 (1, 2) та ЕДЕ-10П (3, 4)

Так, при використанні аніоніту ЕДЕ-10П поступове видалення бору з

діалізату спостерігається протягом усього процесу електродіалізу, різко

підсилюючись наприкінці обробки. При використанні ж іоніту АВ-17, навпаки,

вилучення бору не спостерігається практично протягом усього експерименту,

виявляючись тільки на останній стадії опріснення.

Крім цього, показано, що вміст бору в концентратах, утворених у дослідах

із застосуванням сорбенту АВ-17, приблизно в 3 рази нижчий, ніж в аналогічних

дослідах із застосуванням ЕДЕ-10П, а сумарна кількість бору, що виявляється в

камерах концентрування в першому випадку, становить лише близько 10% від

кількості вилученого бору.

Ці факти свідчать про те, що глибоке вилучення бору, яке спостерігається у

випадку електродіалізного опріснення з використанням аніоніту АВ-17,
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обумовлене, в основному, не електроекстракцією бору через мембрани, а

збільшенням ємкості даного сорбенту по відношенню до бору при зменшенні

конкуруючого впливу фонового електроліту. Як відомо, аніоніт АВ-17 не виявляє

селективності до сполук бору, і його ємкість істотно зростає в розведених

розчинах солей. Кількість бору, що виявляється в камерах концентрування при

опрісненні в присутності сорбенту ЕДЕ-10П, складає близько 30% від кількості

вилученого бору, із чого можна зробити висновок, що в цьому випадку має місце

як сорбційний, так і електроекстракційний механізм, але роль останнього істотно

зростає.

Як вже відзначалося, глибоке вилучення бору із розчину в процесі

електродіалізу можливе лише при зниженні загального солевмісту до 0,2-0,3

г/дм3. Це збільшує затрати електроенергії на процес у порівнянні із традиційним

електродіалізом, коли процес припиняють при концентрації солей в діалізаті біля

1 г/дм3.

Використання аніоніту в камерах знесолення електродіалізатора знижує

напругу на апараті (рис. 4.5) і скорочує витрати електроенергії на опріснення на

~30%.
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Рисунок 4.5 – Зміна напруги на електродіалізному апараті в процесі

опріснення боровмісного розчину 2 (табл. 4.3) до залишкового солевмісту 0,2
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г/дм3 з використанням завантаження ЕДЕ-10П в камері знесолення (1) та без

нього (2)

Таким чином, показано, що завантаження камер знесолення

електродіалізного апарата аніонітом ЕДЕ-10П призводить при опрісненні

боровмісних вод з мембранами МК-40 і МА-40 до позитивного ефекту, що

полягає в можливості здійснення процесу в менш лужній області (інтервал рН

7,5-9,5 замість 10,7-11,0) при збереженні необхідного ступеня очищення від

сполук бору. При підвищенні початкової концентрації бору в розчині

оптимальний інтервал рН зміщується в більш лужну область. Використання

завантаження аніоніту ЕДЕ-10П у камері знесолення скорочує також на 30%

затрати електроенергії на опріснення.

Застосування борселективного сорбенту АНБ-11г в якості завантаження в

камері знесолення електродіалізної комірки виявилося неефективним [380],

очевидно, через низьку рухливість сполук бору в його фазі.

4.1.5 Дослідження процесу концентрування сполук бору при

електродіалізному опрісненні боровмісних вод

Одержання в процесі мембранного опріснення концентратів з максимально

можливим вмістом сполук бору сприятиме спрощенню процедури подальшої

переробки цих розчинів з виділенням товарних боровмісних продуктів, що є

доцільним як з екологічної, так і економічної точок зору.

В роботі досліджено процес концентрування сполук бору в процесі

опріснення розчину, який моделює стічні води Паужетської ГЕОТЕС, з

використанням мембран МА-40 та МК-40 [382, 383].

Досліди здійснювали в п’ятикамерному електродіалізному апараті,

зібраному за схемою

катод 1 К  2  А  3  К  4  А  5 анод,
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де 1, 5 - електродні камери; 2, 4 - камери знесолення; 3 - камера

концентрування.

Модельний розчин, що містив 2470 мг/дм3 NаС1, 160 мг/дм3 КСl, 110

мг/дм3 Nа2SО4, 40 мг/дм3 бору (вводився у вигляді Н3ВО3), подавали в камери

знесолення 2 і 4. Перед початком експериментів камеру 3 заповнювали

дистильованою водою і нижній штуцер її закривали. Досліди здійснювали при

густині електричного струму 0,75 А/дм2 і рН модельних розчинів 10,2.

Кінетика концентрування бору в процесі електромембранної обробки з

використанням мембран МК-40 та МА-40 наведена на рис. 4.6 (криві 1, 2). Крива

1 відповідає випадку, коли модельний розчин (об'єм 5 дм3) циркулював через

камери знесолення 2 і 4 з лінійною швидкістю 5 см/с (циркуляційний режим).

Крива 2 – випадку, коли швидкість подачі розчину через ті ж камери становила

близько 0,04 см/с (проточний режим). Інші умови в розглянутих двох дослідах

були однаковими.
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Рисунок 4.6 – Кінетика концентрування сполук бору при електродіалізі

модельного розчину з використанням мембран МК-40 та МА-40 (1, 2), МФ-4-СК

та МА-40 (3, 4) та різній глибині опріснення (г/дм3): 2,06 (1); 0,38 (2); 0,90 (3); 0,30

(4).
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Як видно з рис. 4.6, концентрація бору в розсолі поступово збільшується й

досягає постійного значення через 6-8 годин від початку експерименту, що

свідчить про перехід процесу в стаціонарний режим. Звертає на себе увагу той

факт, що в другому випадку ступінь концентрування бору приблизно в 2,5 рази

вищий, ніж у першому. При цьому, як видно з даних табл. 4.4, загальний

солевміст порівнюваних концентратів практично однаковий.

Таблиця 4.4 – Загальний солевміст розсолів, отриманих при електродіалізі

модельного розчину стічної води Паужетскої ГЕОТЕС із використанням різних

пар мембран

Ср, г/дм3

Мембрани МК-40 та МА-40 Мембрани МФ-4-СК та МА-40,

проточний режим

Тривалість

електродіалізу,

год

циркуляційний

режим

проточний

режим

Сд = 0,90 г/дм3 Сд = 0,30 г/дм3

6 - 68 108 57

8 84 87 123 106

10 92 96 129 107

Досить високий ступінь концентрування бору при електродіалізі в

проточному режимі пояснюється більшим знесоленням розчину (солевміст

діалізату, отриманого в першому й другому дослідах, складає відповідно 2,06 і

0,38 г/дм3). Зниження ж загального солевмісту розчину, як було показано раніше,

збільшує електроміграцію бору й призводить до різкого підвищення його виходу

за струмом.

Як видно із рис. 4.6, навіть при створенні сприятливих для переносу бору

умов (високе значення рН, глибокий ступінь опріснення розчину) при

використанні мембран МК-40 і МА-40 в умовах здійснення експерименту не

вдається одержати розсоли з концентрацією бору вищою 400 мг/дм3.
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Відомо, що одним з факторів, які перешкоджають одержанню

висококонцентрованих розсолів у процесі електродіалізу, є дифузійний потік

солей із камери концентрування в камеру знесолення. Для зменшення впливу

зазначеного фактора на процес концентрування сполук бору гетерогенна

мембрана МК-40, що утворює у парі з мембраною МА-40 камеру концентрування,

була замінена гомогенною мембраною МФ-4СК.

Мембрана МФ-4СК розроблена з метою використання для електрохімічного

синтезу (зокрема, отримання хлору методом електролізу) та в альтернативній

енергетиці. Вона являє собою сополімер тетрафторетилену та перфторованого

сульфовмісного вінілового ефіру і відзначається високою хімічною стійкістю [10].

Дифузійну проникність мембран МК-40 та МФ-4-СК по відношенню до

бору визначали в трикамерній комірці, камери якої відділені одна від одної

вказаними мембранами [382]. Бічні камери 1 і 3 заповнювали дистильованою

водою. В центральну камеру 2 зі швидкістю 0,04 см/с подавали розчин, що

моделює утворений при електродіалізі розсіл. Вказаний розчин містив 117 г/дм3

хлориду натрію та 800 мг/дм3 бору (рН 6,5). Дифузійну проникність

розраховували по формулі, наведеній у розділі 2, на підставі даних щодо вмісту

бору в камерах 1 та 3.

Встановлено, що дифузійна проникність мембрани МФ-4-СК по

відношенню до бору приблизно в 5,6 разів менша, ніж аналогічна характеристика

мембрани МК-40 (відповідно 0,064·10-11 і 0,357·10-11 м2/с). Завдяки цьому

очікується, що при використанні мембрани МФ-4-СК для опріснення боровмісних

розчинів зворотна дифузія бору з камери концентрування в камеру знесолення

буде незначною. Разом з тим заміна однієї катіонітової мембрани на іншу не

повинна вплинути на електроміграцію сполук бору з камери знесолення в камеру

концентрування, тому що процес електродіалізу здійснюється при рН розчину

> 10, коли бор перебуває переважно в аніонній формі й переноситься через

аніонообмінну мембрану МА-40.

Кінетичні криві процесу концентрування бору при електродіалізі модельних

розчинів із застосуванням мембран МФ-4-СК та МА-40 наведені на рис. 4.6 (криві
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3, 4). Методика проведення дослідів у цьому випадку була аналогічною тій, яка

застосовувалася при вивченні закономірностей концентрування бору з

використанням пари мембран МК-40 та МА-40.

Як видно з рис. 4.6, концентрація бору в розсолі при електродіалізі з

мембраною МФ-4-СК досягає 780-840 мг/дм3, що приблизно в 2,0-2,2 рази

перевищує максимальну концентрацію бору у розсолі, утвореному в процесі

електродіалізу із застосуванням мембран МК-40 та МА-40. При порівнянні даних,

наведених у табл. 4.4, можна побачити, що й загальний солевміст концентратів,

отриманих у дослідах з використанням мембрани МФ-4-СК, є вищим, ніж в

аналогічних дослідах з мембраною МК-40.

Одержання більш концентрованих розсолів при застосуванні мембрани

МФ-4-СК обумовлено більшою гідрофобністю її матриці, завдяки чому

зменшується електроосмотичний потік води в камеру концентрування (об'єм,

розсолу, що утворився при використанні мембрани МФ-4-СК, складав 13,1

см3/кул, мембрани МК-40 – 23,8 см3/кул).

Однак низька електроосмотична проникність мембрани МФ-4-СК не є

єдиним чинником, що сприяє утворенню при електродіалізі концентрованих

розчинів сполук бору. Дійсно, застосування мембрани МФ-4-СК дозволяє

одержувати концентрати, загальний солевміст яких в 1,1-1,4 перевищує солевміст

розсолів, утворених у дослідах з гетерогенною мембраною МК-40 (табл. 4.4).

Разом із цим, вміст бору в перших, як вже зазначалося, є вищим 2,0-2,2 рази, ніж в

останніх. Очевидно, основну роль у досягненні високого ступеня концентрування

бору при електродіалізі із застосуванням мембрани МФ-4-СК грає зменшення

зворотної дифузії його сполук із камери концентрування в камеру знесолення.

Таким чином, в роботі вперше показана можливість концентрування сполук

бору при електродіалізному опрісненні, і виявлено, що заміна катіонітової

мембрани МК-40, яка традиційно використовується в практиці електродіалізного

опріснення, на мембрану МФ-4-СК, що використовується, як правило, в процесах

електрохімічного синтезу, дозволяє підвищити концентрацію бору в розсолах в

2,0-2,2 рази [383].
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Утилізація сполук бору з отриманих концентратів може бути здійснена,

наприклад, методом гідротермальної мінералізації [384, 385]. Так, в роботі [385]

показана можливість видалення бору із модельних розчинів (500 мг/дм3 бору)

вказаним методом з використанням у якості мінералізатора Ca(OH)2. В результаті

обробки утворюється сибірскіт (Ca2B2O5·H2O) – мінерал, який зустрічається у

природі і може використовуватися при виробництві кераміки, скла та бури.

Ступінь вилучення бору в даному процесі досягає 90%. При додаванні H3PO4

останній показник зростає до 99% за рахунок утворення на поверхні кристалів

Ca2B2O5·H2O малорозчинних фосфатів кальцію, які перешкоджають переходу

сполук бору у розчин. З метою підвищення ступеня утилізації бору та ступеня

його вилучення із води автори [385] рекомендують здійснювати гідротермальну

обробку у дві стадії. На першій стадії пропонується видаляти основну частину

бору (при додаванні лише Ca(OH)2) з отриманням сибірскіту (який можна легко

утилізувати). На другій стадії з метою досягнення максимального очищення води

від бору пропонується використовувати сумісну дію Ca(OH)2 та H3PO4.

На наш погляд, утилізація в одну стадію з використанням Ca(OH)2 та H3PO4

є більш перспективною, оскільки вона є ефективною в широкому діапазоні

концентрацій бору в концентратах. Отриманий при цьому продукт (суміш борату

та фосфату кальцію) може розглядатися як комплексне боровмісне добриво

пролонгованої дії [386].

Борсуперфосфат виготовлявся раніше на Вінницькому виробничому

об‘єднанні “Хімпром” в якості добрива для цукрового буряка, однак, в середині

90-х років минулого століття це виробництво було припинене із-за відсутності

поставок сполук бору з Далекого Сходу (ВО “Бор”) та відсутності власного

виробництва вказаних сполук в Україні [386].

Як вже зазначалося у розділі 1.3, по своїй ефективності в якості

мікродобрив бор займає перше місце серед інших мікроелеменів, виявляючи

вирішальний вплив як на нормальний розвиток рослини в цілому, так і на приріст

врожаю деяких, особливо чутливих до бору, сільськогосподарських культур.
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4.1.6 Вплив температури на процес видалення та концентрування сполук

бору в процесі електромембранної обробки

Дослідження впливу температури на процес видалення та концентрування

сполук бору методом електродіалізу має практичне значення, оскільки,

наприклад, температура стічних боровмісних вод Паужетської ГЕОТЕС складає

60-70 оС.

В даній роботі показано, що при підвищенні температури розчину,

моделюючого стічні води Паужетської ГЕОТЕС (розділ 4.1.5), ступінь вилучення

бору збільшується й становить при 25 і 85 °С, відповідно, 43 та 54% (табл. 4.5)

[387].

Таблиця 4.5 – Вплив температури на процес електродіалізного опріснення-

концентрування розчинів, моделюючих стічні води Паужетської ГЕОТЕС, з

використанням мембран МА-40 та МФ-4СК (рН –10,5)

Т, °С Кратність

концентрування

бору

Ступінь

вилучення бору,

%

Масова

концентрація

розсолу, г/дм3

Масова

концентрація

діалізату, г/дм3

15 19 41 112 0,30

25 20 43 111 0,25

32 21 45 113 0,30

38 24 50 113 0,28

45 20 51 93 0,25

50 16 52 74 0,30

70 12 53 58 0,30

85 11 54 48 0,30

Це пояснюється посиленням дисоціації слабкої борної кислоти й

підвищенням концентрації в розчині борат-аніонів, що видаляються з камер

знесолення через аніонітові мембрани МА-40. При підвищенні температури від 15
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до 38°С кратність концентрування бору спочатку збільшується з 19 до 24, а потім

різко знижується, досягаючи при 85 °С значення 11. Поява максимуму на кривій

залежності ступеня концентрування бору від температури розчину, що

опрісняється, пояснюється впливом двох протилежно діючих факторів. З одного

боку, як було сказано вище, більш ефективним стає вилучення бору з діалізату,

тобто кількість перенесеного в розсіл бору збільшується. З іншого боку, як видно

з табл. 4.5, при збільшенні температури знижується загальний солевміст розсолу,

що перешкоджає подальшому концентруванню бору. Зменшення загального

солевмісту розсолу при температурі,  вищій 50 оС, пов'язане з ростом осмотичної

та електроосмотичної проникності мембран.

Таким чином, у тих випадках, коли в процесі опріснення основним

показником є ступінь вилучення бору, а кратність концентрування цього

компонента не нормується, процес електродіалізу варто проводити при

максимально можливій температурі. Одержання максимально концентрованих за

вмістом бору розсолів спостерігається при здійсненні процесу електродіалізу за

температури, що не перевищує 50 оС.

4.2 Видалення сполук бору з води в процесі зворотного осмосу та

нанофільтрації

Як було показано у розділі 1.3, ефективність затримки сполук бору в

процесі зворотноосмотичної та нанофільтраційної обробки суттєво залежить від

природи мембрани. Разом із цим, як видно із аналізу літературних джерел,

практично відсутні дослідження щодо затримки сполук бору мембранами, які

широко використовуються в Україні для здійснення вказаних процесів (ESPA-1

(Hydranautics), ОПМН-П, ОПАМ-КН, ОФАМ-КH, ОФМ-КМ (ЗАТ НТЦ

“Владипор”) [322].

Наявні окремі результати щодо затримки бору мембраною ESPA-1

одержані при ступеню відбору пермеату 1% [197], що не може відображати

реальну картину при практичному використанні. В зв’язку із цим в даній роботі
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для досліджень було обрано вказані зворотноосмотичні та нанофільтраційні

мембрани.

4.2.1 Вплив рН та ступеня відбору пермеату на коефіцієнт затримки сполук

бору зворотноосмотичними та нанофільтраційними мембранами різних типів

На рис 4.7 наведені результати обробки модельного боровмісного  розчину

(СВвих – 85 мг/дм3) з різними значеннями рН з використанням

зворотноосмотичних мембран виробництва ЗАТ НТЦ “Владипор” [388].
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Рисунок 4.7 – Вплив рН на коефіцієнт затримки бору мембранами МГА-100

(1,2), ОПАМ-К (3,4), ОФМ-К (5,6) в присутності маніту (2,4,6) та без нього (1,3,5)

Як видно із рис. 4.7, в інтервалі рН, характерному для природних вод,

коефіцієнт затримки бору дослідженими мембранами не перевищує 40%,

незважаючи на низький (10%) ступінь відбору пермеату. Найбільш ефективною в

плані видалення бору виявилася мембрана ОФМ-К. Як показує аналіз табл. 2.2

(розділ 2), вказана мембрана має також найбільш високу селективність (98,5%)

серед досліджених мембран, визначену в 0,15% розчині NaCl. Однак, навіть при
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рН 10,5 та низькому ступеню відбору пермеату 10% коефіцієнт затримки бору

мембраною ОФМ-К складає лише 87,5%.

З метою підвищення іонізації борної кислоти в інтервалі рН 7-9 та

поліпшення ефективності видалення бору в процесі зворотноосмотичної обробки

в модельний розчин дозували маніт. Як відомо, маніт взаємодіє з борною

кислотою з утворенням манітоборних комплексних сполук, які мають більш

сильні кислотні властивості, ніж борна кислота [389]. Ця взаємодія лежить в

основі об'ємного методу кількісного визначення бору в розчині (шляхом

титрування лугом у присутності індикатора фенолового червоного [336]).

За даними дослідження [336], оптимальним рН для утворення

манітоборного комплексу є рН 7,4. В зв’язку із цим можна очікувати значного

підвищення затримки бору мембранами в присутності маніту в області рН 7-8.

Як видно із рис. 4.7, дозування у боровмісний розчин маніту в концентрації

2,55 г/дм3 (молярне співвідношення борна кислота:маніт = 1:1,8) покращує

коефіцієнт затримки бору всіма типами мембран у всьому дослідженому інтервалі

рН. Однак одержаний результат є не таким вагомим, як очікувалося. Це може

бути підтвердженням наявної в літературі думки щодо того, що манітоборні

комплекси практично не утворюються при змішуванні борної кислоти та маніту, а

виникають в процесі подальшого титрування лугом [389].

Таким чином, отриманий ефект від дозування маніту до боровмісного

розчину є не достатнім для забезпечення високого ступеня вилучення бору із води

в інтервалі рН, характерному для природних вод. Крім того, практичне

використання такого прийому, є, очевидно, небажаним, оскільки воно передбачає

введення у процес додаткового реагента, який накопичується в концентраті,

створюючи в подальшому проблеми з його переробкою та утилізацією.

Результати обробки боровмісного розчину нанофільтраційною мембраною

ОПМН-П при різних значеннях рН та ступенях відбору пермеату наведені на рис.

4.8 [390, 391].
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Рисунок 4.8 – Залежність коефіцієнта затримки бору нанофільтраційною

мембраною ОПМН-П від рН при ступенях відбору пермеату 25 (1), 50(2) та

75%(3)

Як видно із рис. 4.8, коефіцієнт затримки бору мембраною ОПМН-П навіть

в сильно лужній області (рН 11,0) досягає лише 69,5% при ступені відбору

пермеату 25%. При збільшені останнього показника до 75% ефективність

вилучення бору суттєво зменшується (до 56,5%). В інтервалі рН 6,4-8,3 затримка

бору мембраною ОПМН-П складає 7,6-24,5% при ступенях відбору пермеату 25-

75%.

Результати зворотноосмотичної обробки боровмісного розчину з

використанням мембрани ESPA-1 при різних значеннях кислотності середовища

та ступеня відбору пермеату наведені на рис. 4.9 [390, 391].

Як видно із рис. 4.9, в інтервалі рН 6,4-8,3 коефіцієнт затримки бору

мембраною ESPA-1 складає 30-46% при ступенях відбору пермеату 25-75%. В

сильно лужному середовищі (рН 11) цей показник суттєво зростає і досягає 89,2-

94,5%. Питома продуктивність мембрани при цьому практично не змінюється.
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Рисунок 4.9 – Залежність коефіцієнта затримки бору (1-3) та питомої

продуктивності мембрани ESPA-1 (4) від рН при ступенях відбору пермеату 25

(1), 50 (2) та 75% (3, 4)

Основним механізмом затримки сполук бору мембраною ESPA-1 в

сильнолужному середовищі є, очевидно, виключення за розміром (як і в кислій та

нейтральній області рН, коли бор знаходиться в розчині у вигляді нейтральної

молекули борної кислоти). Дійсно, за даними дослідження [207] при збільшенні

концентрації хлориду натрію у розчині від 1,0 до 4,0 г/дм3 дзета потенціал

мембрани ESPA-1 зростає від –18 до +25 мВ (рН = 9). Разом із тим, коефіцієнт

затримки бору при цьому практично не змінюється і складає 34-35%.

Таким чином, наведені вище результати свідчать про те, що серед

досліджених мембран найвищу ефективність в плані видалення бору виявляє

зворотноосмотична мембрана ESPA-1. Як і у випадку використання мембрани

ОПМН-П, ступінь вилучення бору мембраною ESPA-1 значно зменшується при

збільшенні ступеня відбору пермеату (рис. 4.9).

Звертає на себе увагу той факт, що більш суттєвий вплив ступеня відбору

пермеату на коефіцієнт затримки бору спостерігається при здійсненні обробки в

нейтральній та слабколужній області рН. Так, збільшення виходу опрісненої води
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від 25 до 75% при рН розчину 6,4-8,4 призводить до зниження ефективності

затримки бору мембранами ESPA-1 та ОПМН-П в 1,5 та 2,5 рази відповідно. При

рН 11,0 за аналогічних умов коефіцієнт затримки бору вказаними мембранами

знижується лише в 1,1 та 1,5 рази.

З метою інтерпретації отриманих даних в роботі досліджено дифузію

сполук бору через мембрани ESPA-1 та ОПМН-П при різних значеннях рН

розчину.

Визначення коефіцієнтів дифузії здійснювали з використанням трикамерної

комірки у відповідності з методикою, описаною в розділі 2 (методика

використовувалась при дослідженні іонообмінних мембран).

Модельний розчин, що містив 40,0 мг/дм3 бору та 1,0 г/дм3 хлориду натрію,

подавався з об’ємною швидкістю 7 см3/хв у центральну камеру комірки, утворену

мембранами ESPA-1 та ОПМН-П (активний шар мембран – всередину

центральної камери). Мембрани попередньо були усаджені під тиском 3,0 та 1,5

МПа, відповідно. Бокові камери комірки заповнювали розчином, який містив

1,0 г/дм3 хлориду натрію.

Результати дослідження наведені на рис. 4.10.
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Рисунок 4.10 – Коефіцієнт дифузії бору через мембрани ESPA-1 (1, 3) та

ОПМН-П (2, 4) при рН модельного розчину 11,0 (1, 2) та 6,0 (3, 4)
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Як видно із рис. 4.10, при підвищенні рН розчину від 6,0 до 11,0 коефіцієнт

дифузії бору через мембрани ESPA-1 та ОПМН-П зменшується в 2,7 та 5,0 разів

відповідно, що обумовлено, очевидно, дисоціацією борної кислоти та утворенням

борат-аніону B(OH)4
-.

У відповідності з нерівноважною термодинамічною моделлю Кедем-

Шпіглера [182, 392] потік води та розчиненої речовини через зворотноосмотичну

мембрану описується наступними рівняннями:

÷
ø
ö

ç
è
æ p

s--=n dx
d

dx
dPpJ h , (4.1)

( ) ns-+-= CJ1
dx
dCpJ ss , (4.2)

де Jv – об’ємний потік води (м/c);

Js – масовий потік розчиненої речовини (моль/м2·с);

рh – специфічна гідравлічна проникність мембрани (м2/c·Па);

P – гідравлічний тиск (Па);

p – осмотичний тиск (Па);

рS – коефіцієнт локальної проникності розчиненої речовини (коефіцієнт

дифузії в мембрані) (м2/c);

C – концентрація розчиненої речовини в водній фазі (моль/м3);

s – коефіцієнт відбиття, який відображає ступінь взаємодії вода-розчинена

речовина.

Перша складова в правій частині рівняння 4.2 відображає вклад дифузії, а

друга – конвекції в транспортування розчиненої речовини через мембрану.

Аналіз рівняння 4.2 показує, що суттєве зменшення коефіцієнта дифузії

бору в мембрані при рН 11,0 призводить до зменшення вкладу дифузійної

складової в трансмембранний потік даного компонента (при практично

стабільному потоці води через мембрану у всій дослідженій області рН (рис. 4.9)).

Це відображається в меншій залежності коефіцієнта затримки бору мембранами в

сильнолужному середовищі від ступеня відбору пермеату.

Як показали подальші дослідження, при збільшенні концентрації бору у

вихідному розчині до 160 мг/дм3 коефіцієнт його затримки зворотноосмотичною
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мембраною при обробці в сильнолужному середовищі практично не змінюється

при ступенях відбору пермеату до 80%, і хід отриманих при цьому кривих

залежності коефіцієнта затримки від ступеня відбору пермеату суттєво

відрізняється від тих, які були одержані при обробці розчинів із вихідною

концентрацією бору 5 та 20 мг/дм3 (рис. 4.11).
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Рисунок 4.11 – Залежність коефіцієнта затримки бору мембраною ESPA-1

від ступеня відбору пермеату при вихідній концентрації бору в модельному

розчині 160 (1-3), 20 (4) та 5 мг/дм3 (5)

Даний феномен пояснюється, очевидно, тим, що при збільшенні

концентрації бору у вихідному розчині в концентратах мембранної установки

утворюються поліборати, які краще затримуються мембраною. Як вже

згадувалося у розділі 1.3, характерні для сполук бору поліборати утворюються (за

різними джерелами [170, 199]) при концентрації борної кислоти чи боратів ≥

(0,01-0,025) моль/дм3 (CB ≥ 100-250 мг/дм3). В той же час, в дослідженнях з

вихідною концентрацією бору у розчині 160 мг/дм3 (рис. 4.11) вміст цього

компонента в концентратах досягав 2000 мг/дм3.
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Слід відмітити також, що при більш високій концентрації бору у вихідному

розчині (160,0 мг/дм3) ефективність видалення бору мембраною ESPA-1 помітно

зростає в порівнянні з експериментами, в яких вихідна концентрація цього

елементу складала 5-20 мг/дм3. Дійсно, у першому випадку коефіцієнт затримки

бору досягає 89,6-92,8% при ступеню відбору пермеату 91,5% та рН 10,8, тоді як у

другому – 89,0-92,2% при меншому ступеню відбору пермеату (50%) та вищому

рН розчину (11,0). Практична відсутність впливу ступеня відбору пермеату (в

інтервалі значень цього показника 5,7-57,5%) спостерігалась також в процесі

обробки з використанням зворотноосмотичної мембрани ОФМ-К розчину із

вмістом бору біля 1025 мг/дм3 та рН 11,1 (рис. 4.12).

0

25

50

75

100

0 10 20 30 40 50 60
0

25

50

75

100

RB, %

СВП, %

2

1

J, дм3/м2·год

рН – 11,1; Р – 4,0 МПа.

Рисунок 4.12 – Вплив ступеня відбору пермеату на коефіцієнт затримки

бору (1) та питому продуктивність зворотноосмотичної мембрани ОФМ-К (2) при

обробці модельного розчину з вмістом бору 1025 мг/дм3

4.2.2 Вплив робочого тиску на затримку сполук бору зворотноосмотичною

мембраною ESPA-1

Як було показано в попередньому розділі, найбільшу ефективність серед

досліджених типів мембран в процесі затримки сполук бору виявила мембрана
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ESPA-1. В зв’язку з цим подальші дослідження зі зворотноосмотичної обробки

боровмісних розчинів в даній роботі здійснювалися, в основному, з

використанням вказаної мембрани.

На рис. 4.13 наведена залежність коефіцієнта затримки бору мембраною

ESPA-1 від робочого тиску при здійсненні процесу обробки в слабколужній (рН

8,5) області [393]. Як було показано в розділі 1.3, при такому значенні рН бор

присутній у воді, в основному, у вигляді недисоційованої борної кислоти.
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Рисунок 4.13 – Залежність коефіцієнта затримки бору мембраною ESPA-1

від робочого тиску при різних ступенях відбору пермеату (цифри біля кривих)

Як видно із рис. 4.13, при збільшенні робочого тиску від 1,0 до 4,0 МПа

коефіцієнт затримки борної кислоти мембраною ESPA-1 підвищується в 1,5-1,8

рази при ступенях відбору пермеату 25-75%.

Це пояснюється, очевидно, ростом потоку води через мембрану та

зменшенням вкладу дифузії в трансмембранний потік бору (рівняння 4.2). За

таких умов збільшується внутрішній критерій Пекле [394], що зменшує вплив

внутрішньодифузійної кінетики на процес затримки компонента. При

подальшому зростанні робочого тиску коефіцієнт затримки бору (борної кислоти)

зменшується (рис. 4.13), що обумовлено впливом концентраційної поляризації.
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При здійсненні зворотноосмотичної обробки за рН 11,0, коли бор

знаходиться в розчині у вигляді аніону В(ОН)4
-, суттєвого впливу робочого тиску

на коефіцієнт затримки цього елементу мембраною ESPA-1 не виявлено (табл.

4.6, рис. 4.14) [390].

Таблиця 4.6 – Коефіцієнт затримки бору мембраною ESPA-1 і питома

продуктивність мембрани при різних робочих тисках при обробці модельного

розчину, який містив 1 г/дм3 NaCl та 5-20 мг/дм3 В (рН – 11,0; СВП – 50%)

СBвих, мг/дм3

5 10 20

Р, МПа

RВ,% J, дм3/м2.год RВ,% J, дм3/м2.год RВ,% J, дм3/м2.год

1,5 89,0 30,1 91,4 29,8 91,3 30,1

2,0 91,5 39,6 92,1 38,1 92,2 41,2

3,0 89,5 63,3 91,0 59,0 91,1 62,4

4,01) 92,4 136,5 - - - -
1) Дослід був виконаний з використанням іншого зразка мембрани ESPA-1

Як видно із табл. 4.6, у діапазоні робочого тиску 1,5-4,0 МПа коефіцієнт

затримки борат-аніону складає 89,0 – 92,4% при вихідній концентрації бору в

розчині 5-20 мг/дм3 та ступеню відбору пермеату 50%.

При обробці модельного розчину з вмістом бору 160,0 мг/дм3 та рН 10,8

коефіцієнт затримки бору також змінюється в незначній мірі зі збільшенням

робочого тиску від 1,0 до 5,0 МПа і складає 89,6-92,8% при ступеню відбору

пермеату 91,5% (рис. 4.14).

Таким чином, ефективність видалення сполук бору зворотноосмотичною

мембраною ESPA-1 мало залежить від робочого тиску у випадку обробки

розчинів з рН 10,8-11,0, в той час, як при обробці розчинів з рН, характерним для

природних вод, спостерігається екстремальна залежність коефіцієнта затримки

бору від робочого тиску (максимум при тиску біля 4,0 МПа).
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Рисунок 4.14 – Вплив робочого тиску на коефіцієнт затримки бору (1),

питому продуктивність мембрани (2) та вміст бору в пермеаті (3) при

зворотноосмотичній обробці модельного розчину з використанням мембрани

ESPA-1

Наведені в цьому розділі дані підтверджують розглянуті вище (розділ 4.2.1)

результати, які свідчать про менший вплив внутрішньодифузійної кінетики на

ефективність затримки бору при обробці боровмісних розчинів з високим

значенням рН, і узгоджуються з результатами дослідження [182] щодо впливу

тиску на коефіцієнт затримки бору зворотноосмотичними мембранами (розділ

1.3).

4.2.3 Вплив солей жорсткості на затримку сполук бору в процесі

зворотноосмотичної обробки

Хоча зворотноосмотичному вилученню бору із морських та океанічних вод

присвячена велика кількість робіт (розділ 1.3), питання щодо впливу на

ефективність вказаного процесу солей жорсткості, які присутні у даному типі вод
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в значній кількості, не досліджувалося. Так, наприклад, концентрація Ca2+ та Mg2+

у воді Чорного моря складає 10,8-12,0 та 46,5-54,5 мг - екв/дм3, відповідно [393].

В даній роботі досліджено вплив солей жорсткості на коефіцієнти затримки

бору мембраною ESPA-1 при обробці модельних боровмісних розчинів з рН 8,5.

Як видно з результатів, наведених на рис. 4.15, присутність солей магнію та

кальцію у боровмісному розчині підвищує коефіцієнт затримки бору мембраною

ESPA-1 в 1,5-2,0 рази в порівнянні з експериментами, у яких як фоновий

електроліт використовували хлорид натрію [393].
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СВвих – 22 мг/дм3; рН – 8,5; Р – 3,0 МПа; Т – 10-15 оС; СВП – 75%.

Рисунок 4.15 – Залежність коефіцієнта затримки бору мембраною ESPA-1 від

концентрації та природи фонового електроліту: NaCl (1), CaCl2 (2), MgCl2 (3)

Підвищення концентрації хлориду натрію у розчині від 0,01 до 0,1 моль/дм3

не впливає на затримку бору мембраною ESPA-1. Це узгоджується з результатами

дослідження [197], яке показало, що коефіцієнт затримки бору мембраною ESPA-

1 практично не змінюється при збільшенні концентрації хлориду натрію від 1 до

4 г/дм3 і складає 34-36% при рН 9,0 та ступеню відбору пермеату не більше 1%.

Позитивний вплив солей жорсткості на затримку бору мембраною ESPA-1

було підтверджено також в іншій серії експериментів, які здійснювалися при

температурі 22-25 оС (табл. 4.7).
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Таблиця 4.7 – Вплив природи та концентрації фонового електроліту на

коефіцієнт затримки бору в процесі зворотноосмотичної обробки з використанням

мембрани ESPA-1

NaCl CaCl2 MgCl2С, г – екв/дм3 СВП, %

R, %

25 47,0 54,0 59,2

50 43,2 47,5 52,6

0,01

75 32,0 37,4 45,4

25 45,3 60,0 62,0

50 39,7 53,0 56,0

0,1

75 30,7 44,7 46,6

Примітка. Модельний розчин містив 22 мг/дм3 бору; рН – 8,5; Р – 3,0 МПа;

Т – 22-25 оС.

При цьому, в обох випадках суттєве підвищення коефіцієнта затримки бору

в присутності катіонів Mg2+ спостерігалося вже при концентрації останнього в

розчині 0,01 г-екв/дм3.  У випадку розчинів CaCl2 коефіцієнт затримки бору

мембраною ESPA-1 помітно збільшувався при підвищенні концентрації

електроліту від 0,01 до 0,02 г-екв/дм3 (рис. 4.15, табл. 4.7) [393].

Одержані результати узгоджуються із даними, наведеними в монографії

[389], у відповідності з якими, кислотні властивості борної кислоти посилюються

в присутності хлоридів кальцію та магнію і тим більше, чим вища здатність

відповідного катіону до гідратації. Як відомо, теплоти гідратації іонів Mg2+ та Ca2+

складають, відповідно, 1955 та 1616 кДж/моль [374].

Позитивний вплив солей кальцію та магнію на видалення бору в процесі

зворотносмотичного опріснення може бути пов'язаний з іонізацією борної

кислоти в їхній присутності завдяки комплексоутворенню.

Так, в роботах [134, 395] обговорюється здатність борат-іонів до утворення

іонних пар з катіонами Ca2+ та Mg2+ при рН >7,0 за наступними рівняннями:

Ca2++ B(OH)4
– = CaB(OH)4

+
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Mg2++ B(OH)4

– = MgB(OH)4
+

Зокрема, в [395] показано, що при заміні фонового електроліту KClO4 на

Ca(ClO4)2 (при однаковій іонній силі розчину) вміст іонізованих форм бору

збільшується з 20 до 35% (в 1,75 разів) при рН 8,5 та концентрації бору від 2 до 10

мг/дм3.

В даній роботі методом ЯМР на ядрах 11В досліджено спектри серії

розчинів борної кислоти, нейтралізованих гідроксидом натрію та оксидом

кальцію (рис. 4.16) [390].

Рисунок 4.16 – Спектри ЯМР на ядрах 11В розчинів борної кислоти,

нейтралізованих NaOH (1-4) та СаО (1'-4')

Спектри записані на спектрометрі ЯМР AVANCE 400 (Брукер, Німеччина) з

використанням одноімпульсної послідовності в режимі накопичення на частоті

128,378 МГц. Хімічні зміщення (м.д.) визначалися відносно сигналу водного

розчину борної кислоти.

Як видно з рис. 4.16, при підлужуванні розчинів (та іонізації борної

кислоти) сигнал ядер 11В зміщується в область сильного поля. Причому, при

однаковому значенні рН у випадку нейтралізації оксидом кальцію це зміщення є

більш суттєвим, ніж у випадку використання гідроксиду натрію. Таким чином, в

даній роботі вперше показано істотний вплив солей кальцію та магнію на

коефіцієнт затримки бору в процесі зворотного осмосу при рН, характерному для
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природних, зокрема морських, вод. Цей фактор, безумовно, слід враховувати при

розробці технологічної схеми зворотноосмотичного опріснення боровмісних вод.

В табл. 4.8 наведено результати двостадійної (нанофільтрація/зворотний

осмос) та одностадійної (зворотний осмос) обробки води Чорного моря з

використанням мембран ОПМН-П та ESPA-1 [393, 396].

Таблиця 4.8 – Результати баромембранної обробки води Чорного моря з

використанням нанофільтраційної мембрани ОПМН-П та зворотноосмотичної

мембрани ESPA - 1

Зразок води СВП,

%

CB,

мг/дм3

RB, % CCa+Mg,

мг-екв/дм3

Сухий

залишок, г/дм3

рН

Вихідна вода - 2,95 - 64,5 20,4 8,5

Пермеат після

НФ

65 2,45 16,9 25,0 16,5 7,6

Пермеат після

НФ та ЗО

55 2,35 20,3 1,0 4,5 7,8

Пермеат після

ЗО

55 1,75 40,7 3,6 10,5 7,5

У випадку двостадійної обробки стадія нанофільтрації застосовувалася з

метою пом’якшення води та зменшення ризику оcадоутворення в процесі

подальшої зворотноосмотичної обробки.

Як видно із табл. 4.8, коефіцієнт затримки бору у випадку двостадійної

(НФ/ЗО) обробки є нижчим, ніж у випадку одностадійної (ЗО) обробки.

Очевидно, значне зменшення концентрації солей жорсткості у морській воді

після стадії нанофільтрації (табл. 4.8) зменшує ефективність очищення води від

бору в процесі подальшого опріснення з використанням мембрани ESPA-1.

Видалення ж бору на стадії нанофільтрації (коли вода містить високу кількість

солей жорсткості) також незначне, оскільки, як було показано раніше, коефіцієнт
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затримки бору мембраною ОПМН-П є в три рази нижчим, ніж аналогічна

характеристика мембрани ESPA-1 [390].

Таким чином, вибір економічно ефективної схеми зворотноосмотичного

опріснення боровмісних вод повинен обов'язково включати оцінку рівня

зниження витрат на опріснення води, яке досягається завдяки введенню

попередньої стадії нанофільтрації, зі збільшенням витрат на кондиціювання

пермеату за вмістом бору, яке виникає при цьому.

4.2.4 Дослідження можливостей методу зворотного осмосу в плані

глибокого вилучення бору з води в умовах, максимально сприятливих для

видалення цього компонента

Хоча в спеціальній літературі широко обговорюється факт підвищення

ефективності баромембранного видалення сполук бору із води при високих

показниках рН, до цих пір не виявлено, за яких початкових концентрацій бору у

вихідній воді можливе отримання методом зворотного осмосу пермеатів, які б

задовольняли вимоги до питної води за вмістом цього компонента.

В даній роботі досліджено ефективність видалення бору із води з різним

початковим його вмістом методом зворотного осмосу з використанням мембрани

ESPA-1 в найбільш сприятливих для цього процесу умовах.

Як було показано в попередніх розділах, для ефективного

зворотноосмотичного видалення бору із води бажано створювати максимально

лужне середовище. Однак, оскільки підвищення рН > 11 є небезпечним для всіх

типів мембран (табл. 2.2), є зрозумілим, що рН боровмісного розчину не повинно

перевищувати вказаного значення. В зв’язку з цим рН розчинів в здійснених

дослідженнях складав 10,9-11,0.

В дослідженнях використовували модельний розчин, який містив 1 г/дм3

хлориду натрію та різні концентрації бору. Вибір модельного розчину базувався

на тому, що видалення бору із води при високих значеннях водневого показника

може застосовуватися лише на другій чи вищій стадіях опріснення, коли в
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пермеаті практично відсутні солі жорсткості. При цьому вміст сульфат-іонів в

пермеатах також незначний.

Це пов’язано із високими енергіями гідратації іонів Ca2+, Mg2+, SO4
2– (табл.

4.9) та, як наслідок, великим розміром їх гідратних оболонок, що забезпечує

високі коефіцієнти затримки вказаних компонентів як зворотноосмотичними, так і

нанофільтраційними мембранами вже на початкових етапах опріснення [374, 397].

Таблиця 4.9 – Теплоти гідратації (ΔH) іонів, характерних для природних вод

[374, 397]

Іон Na+ Ca2+ Mg2+ Cl– HCO3
– SO4

2– CO3
2–

ΔH, кДж/моль 423 1616 1955 351 381 1109 1390

За даними дослідження [191] вміст хлориду натрію в пермеаті складає 576

мг/дм3 (95% від загальної кількості солей) при загальному солевмісті 604 мг/дм3.

Випробування, проведені в Інституті колоїдної хімії та хімії води

ім. А.В. Думанського НАН України з використанням дослідного зразка установки

баромембранного опріснення води Чорного моря, показали, що в результаті

двостадійної (нанофільтрація, зворотний осмос) обробки отримано пермеат, який

містить 480 мг/дм3 хлорид-іонів і лише біля 20 мг/дм3 сульфат та бікарбонат-іонів.

Оскільки, як було показано в розділі 4.2.2, коефіцієнт затримки бору

мембраною ESPA-1 при обробці сильнолужних розчинів мало залежить від

робочого тиску, в даній серії експериментів робочий тиск підтримували на рівні

1,5-4,0 МПа.

Як видно із рис. 4.17, при збільшенні концентрації бору в розчині від 1,4 до

5,8 мг/дм3 коефіцієнт затримки його мембраною ESPA-1 підвищується з 85,0 до

89,5% (при ступеню відбору пермеату 50%), залишаючись практично незмінним

при подальшому зростанні концентрації.
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Модельний розчин: 1,0 г/дм3 хлориду натрію; рН – 11,0; Р – 3,0 МПа; Т – 18-

20 оС.

Рисунок 4.17 – Коефіцієнти затримки бору мембраною ESPA-1 при різній

концентрації бору у вихідному розчині та ступенях відбору пермеату 25(1), 50(2),

75% (3)

Аналогічний хід залежності коефіцієнта затримки від концентрації

компонента є характерним для зворотноосмотичної обробки сильно розведених

розчинів [374, 397] і може бути поясненим з позиції капілярно-фільтраційної

моделі механізму селективної проникності [374].

У відповідності з цією моделлю, концентрація компонента в воді, очищеній

методом зворотного осмосу, визначається, практично, його розчинністю в шарі

зв’язаної води на поверхні та всередині пор гідрофільної мембрани. Таким чином,

при великому розведенні розчину, коли концентрації солі в шарі зв’язаної води та

розчині, що обробляється, є співставними, селективність високоселективної

мембрани по відношенню до компонента знаходиться в обернено-пропорційній

залежності від вказаної розчинності. Збільшення концентрації компонента в

вихідному розчині призводить до зменшення вкладу даного фактору в процес

розділення [374].
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Таким чином, як видно із рис. 4.17, навіть при здійсненні процесу

зворотноосмотичного опріснення при рН розчину 11 та ступені відбору пермеату

25% коефіцієнт затримки бору не перевищує 93,1% при вихідній концентрації

бору в розчині 1,4-20 мг/дм3. Очевидно, вказаний результат в значній мірі

визначається тим, що лише при рН 12 близько 100% бору знаходиться у вигляді

борат-аніону [188].

Як видно із табл. 4.10, при ступені відбору пермеату 50% неможливо

одержати пермеат, що містить 0,5 мг/дм3 бору та менше, якщо концентрація бору

у вихідній воді перевищує 5 мг/дм3.

Таблиця 4.10 – Залежність концентрації бору в пермеаті від його

концентрації в вихідному розчині та ступеня відбору пермеату при обробці з

використанням мембрани ESPA-1

СВвих, мг/дм3

1,4 2,0 5,8 6,0 10,8 20,1

СВП, %

СВп, мг/дм3

25 0,21 0,22 0,56 0,48 0,74 1,4

50 0,22 0,27 0,61 0,66 0,97 1,8

75 0,29 0,41 0,94 1,0 1,49 2,7

Примітка. Модельний розчин містив 1,0 г/дм3 хлориду натрію; рН – 11,0; Р

– 3,0 МПа; Т – 18-20 оС.

Близькі результати були отримані в інших серіях досліджень, виконаних з

використанням мембрани ESPA-1 при робочому тиску 4,0 МПа (табл. 4.11) та 1,5

МПа (рис. 4.18) [390].
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Таблиця 4.11 – Затримка бору та хлориду натрію мембраною ESPA-1 при

обробці модельних розчинів, що містили 1,0 г/дм3 NaCl та різні концентрації бору

СВвих, мг/дм3

5,0 6,0 7,0

СВП, %

CВп,

мг/дм3

RВ,

%

RNaCl,

%

CВп,

мг/дм3

RВ,

%

RNaCl,

%

CВп,

мг/дм3

RВ,

%

RNaCl,

%

25 0,26 94,8 94,9 0,41 93,4 93,7 0,50 92,8 93,5

50 0,39 92,4 93,9 0,51 91,5 92,6 0,58 91,7 92,2

75 0,69 86,2 91,7 0,84 86,0 90,3 0,89 87,2 89,7

Примітка. рН – 11,0; Р – 4,0 МПа; T – 18-20 оС.
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Модельний розчин містив 1,0 г/дм3 хлориду натрію; рН – 11,0; СВП – 50%;

P – 1,5 МПа.

Рисунок 4.18 – Залежність коефіцієнта затримки бору (1), його концентрації

в пермеаті (2) та питомої продуктивності мембрани ESPA-1 (3) від вихідної

концентрації бору в розчині

Аналіз отриманих результатів показує, що коефіцієнт затримки бору

мембраною ESPA-1 при обробці розчинів з вихідною концентрацією бору 5-

40 мг/дм3 та рН 11,0 не перевищує 92,4% при ступені відбору пермеату 50%.
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Статистична обробка результатів експериментів показала, що відносна похибка

визначення коефіцієнта затримки бору при обробці в сильнолужному середовищі

становить 2,0% при статистичній вірогідності 0,95.

Таким чином, зворотноосмотична обробка за максимально сприятливих для

видалення бору рН та робочого тиску при порівняно низькому ступені відбору

пермеату (50-60%) не забезпечує отримання пермеатів з вмістом бору 0,5 мг/дм3,

якщо концентрація бору в вихідному розчині перевищує 5-6 мг/дм3.

В роботі [211] також було показано, що видалення бору до 0,5 мг/дм3 із

розчину, який містить 5 мг/дм3 цього компонента, методом зворотного осмосу з

використанням пілотного спірального модуля, оснащеного мембраною Osmonics

AG2514 TF (номінальна затримка хлориду натрію – 99,5%), можливе при рН 11,0

та ступені відбору пермеату 50%.

Одержані результати складають основу для прогнозування якості пермеатів

зворотноосмотичних установок за вмістом сполук бору в залежності від

концентрації останніх у вихідній воді.

4.3 Порівняльна оцінка перспектив використання борселективних сорбентів

різної природи для кондиціонування діалізатів та пермеатів мембранних

установок за вмістом сполук бору

Проведені систематичні дослідження впливу різних фізико-хімічних

факторів на затримку бору зворотноосмотичними та іонообмінними мембранами

показали, що при концентрації бору у вихідній воді ≤ 5,0-6,0 мг/дм3 здійснення

процесу опріснення за найсприятливіших для вилучення бору умов (рН – 10,8-

11,0; ступінь відбору пермеату – не більше 50-60%; глибина знесолення діалізату

– 0,2-0,3 г/дм3) з використанням найбільш ефективних у плані вилучення бору

мембран (МК-40 та МА-40, ESPA-1) забезпечує зниження вмісту цього

компонента в пермеатах та діалізатах до ГДК для питної води. У випадку більш

високих вихідних концентрацій бору опріснена вода потребує кондиціонування за

його вмістом.
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Оскільки, як було показано у розділі 1.3, концентрація бору в природних

водах не рідко сягає 40 мг/дм3 та більше, на практиці необхідність

кондиціонування пермеатів та діалізатів мембранних установок за вмістом сполук

бору може виникати досить часто.

Виходячи з аналізу, наведеного у розділі 1.3, найбільш перспективним

методом глибокого вилучення бору з водних розчинів є сорбція з використанням

борселективних сорбентів органічної та неорганічної природи.

До таких, перш за все, відносяться гідроксилвмісні сорбенти N-

метилглюкамінового типу. Як вже зазначалося, вказані сорбенти селективно

видаляють бор навіть з високомінералізованих розчинів. Вони легко

регенеруються, є хімічно- та механічно- стійкими, не токсичними. Однак,

істотним недоліком сорбентів N-метилглюкамінового типу є необхідність

двостадійної (кислота, луг) регенерації та значна витрата реагентів.

Ще одним органічним борселективним сорбентом є іоніт

поліконденсаційного типу СБ-1, розроблений в Нижньотагільській лабораторії

НДІПМ. Сорбент СБ-1 [129, 217, 220, 398] містить у своєму складі зв’язані з

вуглецевим скелетом аміногрупи різної основності та гідроксогрупи, що

забезпечує його селективність по відношенню до бору. Сорбент СБ-1 по

механічній та хімічній стійкості відповідає характеристикам іонітів КУ-2, АВ-17-8

та має задовільні кінетичні властивості. Десорбція бору та регенерація сорбенту

здійснюється в одну стадію з використанням розчину лугу.

Серед неорганічних сорбентів найбільш перспективним для вилучення бору

вважається гідроксид цирконію [129], оскільки по здатності до сорбції бору

гідроксиди металів утворюють наступний ряд:

ZrO2 > La2О3 >TiO2 > Fe2O3 > Al2O3

Відомі окремі роботи по сорбції бору гідроксидом цирконію в статичних

умовах [129], однак, аналогічні дослідження в динамічних умовах практично не

здійснювались.

В даній роботі виконані порівняльні дослідження сорбції бору сорбентами

Amberlite IRA-743 (N-метилглюкамінового типу), СБ-1, гідратований діоксид
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цирконію в динамічних умовах з метою вибору найбільш перспективного

матеріалу для кондиціонування пермеатів та діалізатів опріснювальних установок

[399, 400]. Крім сорбційної ємкості та здатності до глибокого вилучення сполук

бору, важливою характеристикою в порівняльному аналізі розглядалась

ефективність регенерації та перспективи утилізації утворених регенераційних

розчинів з метою уникнення їх негативного впливу на довкілля.

Модельний розчин, який містив 10 мг/дм3 бору та 1,0 г/дм3 хлориду натрію,

подавався в сорбційну колонку зверху вниз з об’ємною швидкістю 3 см3/хв

(лінійна швидкість – 3,6 м/год). Даний розчин моделює пермеати та діалізати

мембранних установок.

Вихідні криві сорбції бору дослідженими сорбентами наведені на рис. 4.19.
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Модельний розчин містив 10 мг/дм3 бору та 1 г/дм3 NaCl; рН – 8,2.

Рисунок 4.19 – Вихідні криві сорбції бору із модельного розчину сорбентами

Amberlite IRA 743 (1), ZrO2·nH2O (2) та СБ-1 в ОН-формі (3)

Як видно із рис. 4.19, найбільшу ефективність вилучення бору із води

демонструє сорбент N-метилглюкамінового типу Amberlite IRA-743. В умовах

експерименту один об’єм цього сорбенту очищає до ГДК за вмістом бору

(0,5 мг/дм3) 66 об’ємів води. При використанні цирконієвого сорбенту проскок
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0,5 мг/дм3 бору в фільтрат спостерігається при витраті 22 об’єми модельного

розчину на один об’єм сорбенту.

У випадку сорбенту СБ-1 взагалі не вдалося отримати фільтрат, вміст бору

у якому був нижчим, чи дорівнював 0,5 мг/дм3. Вже перші проби фільтрату при

використанні сорбенту СБ-1 містили біля 2 мг/дм3 бору. Таким чином,

використання сорбенту СБ-1 не забезпечує глибокого очищення води від сполук

бору, що, очевидно, пов’язано з низькою стійкістю комплексів, які утворюються в

процесі сорбції.

Повна динамічна сорбційна ємкість сорбентів Amberlite IRA 743, ZrO2·nH2O

та СБ-1 в умовах експерименту складала, відповідно, 3,06, 1,65 та 1,01 мг В/см3

сорбенту.

Вихідні криві регенерації досліджених сорбентів наведені на рис. 4.20.

0

400

800

1200

0,5 1,5 2,5 3,5 4,5 5,5

1

3

2

СВ, мг/дм3

Vр-ну/Vсорб

Рисунок 4.20 – Вихідні криві регенерації Amberlite IRA 743 (1), ZrO2·nH2O (2)

та СБ-1 (3)

Об’ємна швидкість подачі регенеруючого розчину складала 1 см3/хв (лінійна

швидкість – 1,2 м/год). Регенерацію Amberlite IRA 743 здійснювали 0,25 М

розчином HCl, ZrO2·nH2O та СБ-1 – 0,25 M розчином NaOH.

Встановлено, що при витраті 5 об’ємів 0,25 М розчину соляної кислоти на

один об’єм сорбенту ступінь елюювання бору з сорбенту Amberlite IRA 743
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досягає 98%. При витраті 5 об’ємів 0,25 М розчину гідроксиду натрію на один

об’єм сорбенту СБ-1 ступінь елюювання бору складає біля 90%.

Ступінь елюювання бору з неорганічного сорбенту ZrO2·nH2O в аналогічних

умовах не перевищує 20%. Крім того, в цьому випадку в процесі елюювання

значно зменшувалась об’ємна швидкість розчину, який подавався у сорбційну

колонку, що свідчить про руйнування гранул сорбенту та ущільнення його шару в

процесі обробки. В роботі [225] також відмічається, що отриманий по золь-гель

технології оксогідратний цирконієвий сорбент має низьку механічну стійкість.

Таким чином, для регенерації гідроксиду цирконію вимагається

використання більш концентрованих розчинів регенеруючого агента в порівнянні

з тими, які є ефективними при регенерації органічних сорбентів Amberlite IRA 743

та СБ-1. Це обумовлює утворення в процесі регенерації неорганічного сорбенту

боровмісних розчинів з високим вмістом лугу, утилізація яких є складним

процесом.

Важливо відмітити, що значна частина сорбованого бору може бути

елюйована із сорбенту СБ-1 водою.

На рис. 4.21 наведені результати обробки відпрацьованого сорбенту СБ-1

дистильованою водою при температурі 50 оС. Сорбент був насичений бором в

процесі динамічної сорбції з реальної підземної мінералізованої води з вмістом

бору 80 мг/дм3.

Як видно із рис. 4.21, концентрація бору в одержаних фільтратах досягає

500 мг/дм3. В умовах здійснених нами дослідів кількість бору, вилученого із

сорбенту СБ-1 в процесі промивання його дистильованою водою, складала 42-

58% від загальної кількості сорбованого бору. У відповідності з [398], цей

показник може досягати навіть 89%.

В процесі аналогічної обробки дистильованою водою відпрацьованого

сорбенту Amberlite IRA-743 ступінь елюювання бору не перевищував 10%, що

свідчить про більшу стабільність утворюваних в цьому випадку комплексів та

меншу їх схильність до гідролізу.
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Лінійна швидкість подачі води складала 1,2 (1) та 0,5 (2) м/год.

Рисунок 4.21 – Вимивання сполук бору із сорбенту СБ-1 дистильованою

водою при температурі 50 оС

Можливість елюювання водою значної частини бору, сорбованого

сорбентом СБ-1, є суттєвою перевагою останнього перед іншими сорбентами,

оскільки дозволяє відділити бор від регенеранту, що спрощує утилізацію

регенераційних розчинів.

Враховуючи також інший важливий фактор, а саме – можливість

регенерації сорбенту СБ-1 в одну стадію, можна запропонувати його

використання для попереднього грубого очищення боровмісних вод (з порівняно

високою концентрацією цього елементу) з метою зменшення навантаження на

сорбент N-метилглюкамінового типу, який необхідно використовувати на стадії

фінішного очищення. Така технологічна схема може забезпечити суттєве

зменшення витрати реагентів на регенерацію сорбентів та скорочення об’ємів

регенераційних розчинів.

Як було показано вище (рис.4.19), при використанні сорбенту СБ-1 не

вдається отримати фільтрати, які за вмістом бору задовольняють вимоги до

питної води. Разом із цим, ступінь вилучення бору у вказаному процесі складав

30%.
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Останній показник, як показали дослідження сорбції бору сорбентом СБ-1 з

реальної води джерела «Космач»: (СВ = 85 мг/дм3, рН=6,5), суттєво залежить від

швидкості подачі розчину в сорбційну колонку (рис. 4.22, табл 4.12).
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Рисунок 4.22 – Вихідні криві процесу сорбції бору іонітом СБ-1 в ОН- -

формі із розсолу джерела «Космач» при швидкості фільтрації розчину: 2,1 (1), 0,8

(2) та 0,4 (3) м/год

Таблиця 4.12 – Вплив лінійної швидкості фільтрації розчину на показники

процесу сорбції бору сорбентом СБ-1 із розсолу джерела «Космач»

V, м/год ПДОЄ, мгВ/см3

сорб.

ПДОЄ, мг В/г сух.

сорб.

Ступінь вилучення

бору, %

0,4 3,81 18,5 43,9

0,8 3,78 18,3 33,2

2,1 3,60 17,1 28,2

Як видно із табл. 4.12, зменшення об’ємної швидкості фільтрації pозчину з

2,1 до 0,4 м/год збільшує ступінь вилучення бору від 28,2 до 43,9%.
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Як було показано вище, для досягнення глибокого вилучення сполук бору з

водних розчинів найбільш перспективним є сорбент N-метилглюкамінового типу

Amberlite IRA-743.

Для виявлення оптимальних умов використання сорбенту Amberlite IRA-743

в роботі проведені порівняльні дослідження сорбції бору цим сорбентом із

пермеату та води Чорного моря (рис. 4.23). Концентрація бору в обох типах вод

складала 10 мг/дм3. Для досягнення вказаної концентрації бору в морській воді до

неї дозували розчин борної кислоти.

0,0

2,5

5,0

7,5

10,0

0 200 400 600 800
Vр-ну/Vсорб

СВ, мг/дм3

1

2

рН – 8,2.

Рисунок 4.23 – Вихідні криві сорбції бору сорбентом Amberlite IRA-743 з

реальної води Чорного моря (1) та розчину, моделюючого пермеат (2)

Як видно із рис.4.23, ефективність сорбції бору сорбентом Amberlite IRA-

743 з морської води є значно вищою в порівнянні із сорбцією з пермеату.

Розрахунок показав, що повна динамічна сорбційна ємкість сорбенту в першому

випадку складає 3,67,  а в другому –  3,06  мг В/см3 сорбенту. Виявлений ефект

може бути обумовлений явищем “висолювання” борної кислоти з розчину в фазу

сорбенту в присутності іонів кальцію та магнію, вміст яких в воді Чорного моря

складає, відповідно, 12 та 54 мг-екв/дм3. Висока чутливість борної кислоти до
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висолюючої дії солей, які містять катіони з позитивною гідратацією, показана в

багатьох дослідженнях [137, 227].

Дослідження впливу природи фонового електроліту на сорбцію бору

сорбентом Amberlite IRA-743 в статичних умовах показало, що ефективність

сорбції бору дещо підвищується в присутності солей магнію. Сорбція бору із

розчинів CaCl2 та NaCl є практично однаковою (рис. 4.24).
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1 – MgCl2; 2 – CaCl2; 3 – NaCl. рН – 7,8.

Рисунок 4.24 – Залежність сорбції бору сорбентом Amberlite IRA-743 в

статичних умовах від природи та концентрації фонового електроліту

Близькі результати були отримані в роботі [227] при дослідженні впливу

природи катіонів на процес сорбції бору сорбентом АНБ-11 г (аналог сорбенту

Amberlite IRA 743).

Отримані результати мають важливе значення для розробки практичних

рекомендацій з очищення морських та підземних солонуватих вод від бору в

процесі мембранного опріснення з використання сорбентів N-

метилглюкамінового типу. Очевидно, що з метою підвищення ефективності

сорбенту в процесі вилучення бору доцільно здійснювати кондиціонування не

пермеатів і діалізатів, а вихідної води, в разі, якщо вона містить значні кількості

солей магнію.
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4.4 Розробка принципової технологічної схеми утилізації кислих

боровмісних вод, утворених в процесі регенерації борселективних сорбентів N-

метилглюкамінового типу

Виходячи із результатів досліджень, наведених у розділі 4.3, борселективні

сорбенти N-метилглюкамінового типу є найбільш перспективними сорбентами

для кондиціонування пермеатів та діалізатів мембранних опріснювальних

установок як з точки зору можливості глибокого вилучення ними сполук бору, так

із точки зору ефективної регенерації сорбентів розчином кислоти з порівняно

низькою концентрацією.

Для успішного практичного широкого застосування борселективних

сорбентів N-метилглюкамінового типу є необхідною розробка ефективних і

економічних методів переробки кислих боровмісних регенераційних розчинів з

метою попередження їх негативного впливу на довкілля. Крім того, це може

забезпечити скорочення витрати кислоти - регенеранту на процес та утилізацію

сполук бору у вигляді корисних боровмісних продуктів [367].

В даній роботі досліджено можливості застосування для вирішення цього

завдання мембранних методів опріснення (електродіаліз та зворотний осмос) та

розроблено принципову технологічну схему сорбційно-мембранного

“environmental friendly”, “green” видалення сполук бору із пермеатів та діалізатів

мембранних установок, а також інших боровмісних вод [401-406].

4.4.1 Дослідження процесу відділення борної кислоти від кислоти

регенеранту з використанням методів електродіалізу та зворотного осмосу

Експерименти з розділення боровмісних розчинів методом електродіалізу

здійснювалися в циркуляційному режимі з використанням шестикамерної

електродіалізної комірки, зібраної за схемою:

Катод | 1 | К | 2 | A | 3 | К| 4 | A | 5 | K | 6 |Анод,

де 1, 6 – електродні камери, 3, 5 – камери знесолення, 2, 4 – камери концентрування.
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Розділяли модельні розчини, що містили 0,2 моль/дм3 HCl (чи 0,1 моль/дм3

H2SO4) і 1000 (чи 5185) мг/дм3 H3BO3, а також реальні розчини, які утворюються в

процесі регенерації борселективного сорбенту N-метилглюкамінового типу

Amberlite IRA-743. Для одержання реальних регенераційних розчинів

здійснювали сорбцію-десорбцію бору сорбентом Amberlite IRA-743 FLUKA,

завантаженим у сорбційну колонку діаметром 2,5 см. Висота шару сорбенту в

колонці складала 12,3 см, об’єм сорбенту – 60 см3. Спочатку в колонку зверху

вниз зі швидкістю 4,5±0,5 см3/хв (лінійна швидкість 0,9±0,1 см/хв) подавали

модельний розчин, що містив 20 мг/дм3 бору, 0,1 моль/дм3 NaCl  з рН 5,6,  до

вирівнювання концентрації бору в розчині на виході та вході в колонку. Потім

здійснювали регенерацію сорбенту шляхом послідовної подачі в колонку зверху

вниз зі швидкістю 4,5±0,5 см3/хв 0,25 М розчинів соляної кислоти і гідроксиду

натрію.

Як видно з рис. 4.25, у процесі електродіалізної обробки суміші борної і

соляної кислот концентрація борної кислоти в розчині практично не змінюється.

0

300

600

900

1200

0 2 4 6
0

0,05

0,1

0,15

0,2
CB, мг/дм3

2
3

4

t, год

2

1

CHCl, моль/дм3

i – 1 А/дм2; Vр-ну – 250 см3 (криві 1,2), V р-ну – 150 см3 (криві 3,4).

Рисунок 4.25 – Зміна концентрації бору та соляної кислоти в процесі

електродіалізного розділення модельних розчинів, що містять 0,2 моль/дм3 HCl та

920 мг/дм3 бору (криві 1, 2), 0,2 моль/дм3 HCl та 175,5 мг/дм3 бору (криві 3, 4) з

використанням мембран МК-40 і МА-40
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Разом із тим, концентрація кислоти-регенеранту в камері знесолення

поступово зменшується, знижуючись в умовах експерименту в 10 разів.

Аналогічні результати отримані при електродіалізній обробці суміші борної та

сірчаної кислот [401]. Це пояснюється тим, що соляна та сірчана кислоти, як

сильні електроліти, під дією електричного поля мігрують через іонообмінні

мембрани, тоді як масоперенос через іонітові мембрани борної кислоти, що є

слабким електролітом, при рН < 8 є незначним.

У процесі електродіалізу відбувається накопичення кислоти - регенеранту в

камері концентрування, де її вміст (Ск) збільшується в умовах експерименту в

порівнянні з вихідним розчином у 5-7 разів (табл. 4.13).

Таблиця 4.13 – Електродіалізне розділення кислих боровмісних розчинів з

використанням мембран різної природи (i – 1 A/дм2)

Мемб-
рани

Склад

розчину

Cквих,
моль/дм3

СBвих,

мг/дм3

CBд,

мг/дм3

CBк,

мг/дм3

Cкд,

моль/дм3

Cкк,

моль/дм3

Vк,

см3

0,2 177 162 68 0,02 1,42 9,0HCl

H3BO3
0,2 922 864 324 0,02 1,101) 15,0

0,1 177 162 68 0,01 0,43 9,0

МК-40

МА-40

H2SO4

H3BO3
0,1 922 864 391 0,01 0,551) 12,0

0,2 177 156 108 0,02 0,45 16,0HCl

H3BO3
0,2 922 837 486 0,02 0,47 15,0

0,1 177 156 108 0,01 0,22 16,0

МК-40

МА-41

H2SO4

H3BO3
0,1 922 837 486 0,01 0,22 16,0

1)Об’єм вихідного розчину – 250 см3, в інших дослідах – 150 см3.

Заміна середньосновної мембрани МА-40 (що містить як функціональні

групи вторинні і третинні аміни, а також гідроксильні групи) на сильноосновну

мембрану МА-41 (що містить як функціональні групи четвертинні аміногрупи)

призводить до збільшення електроміграції борної кислоти з камери знесолення в

камеру концентрування і помітно знижує ефективність відділення її від кислоти-
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регенеранту (див. табл. 4.13). Це узгоджується з отриманим автором раніше

результатом [193], у відповідності з яким в інтервалі рН 1-9 масоперенос бору

через аніонообмінну мембрану МА-41 вищий, ніж через мембрану МА-40.

Таким чином, у процесі електродіалізної обробки суміші борної кислоти і

кислоти - регенеранту з використанням мембран МК-40 і МА-40 відбувається

розділення кислот, при цьому близько 93% борної кислоти залишається в

отриманому діалізаті (разом з 10% кислоти регенеранту), а 90% кислоти-

регенеранту мігрує у розсіл (разом з 7% борної кислоти). Природа кислоти-

регенеранту практично не впливає на процес розділення (табл. 4.13).

Розчини кислоти - регенеранту, що утворилися в камерах концентрування в

процесі електродіалізного розділення регенераційного розчину, після розведення

можуть бути повторно використані для регенерації борселективного сорбенту.

Результати дослідження можливостей методу зворотного осмосу в плані

розділення боровмісних регенераційних розчинів наведені в табл. 4.14.

Таблиця 4.14 – Результати зворотноосмотичної обробки боровмісних

розчинів з використанням мембрани ESPA-1

Хлоридні розчини Сульфатні розчини

СBвих – 175,5 мг/дм3

рНвих. CBп, мг/дм3  RB, % RNa, % рНвих CBп, мг/дм3 RB, % RNa, %
1,1 65,0 62,3 - - - - -

1,5 53,3 69,6 95,8 1,4 74,9 57,3 97,2

2,7 46,3 73,6 - 2,6 57,9 67,0 -

5,6 54,0 69,2 95,6 5,4 64,3 63,3 97,1

8,4 59,6 66,0 96,4 8,4 48,0 72,6 97,1

Примітка. Р – 3 МПа, СВП – 35%.

Як видно з табл. 4.14, коефіцієнт затримки бору мембраною ESPA-1 в

інтервалі рН 1,1-8,4 є досить високим і складає 57-73%. Це значно перевищує

показники затримки бору вказаною мембраною в даній області рН при
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концентрації бору у вихідному розчині 20 мг/дм3 (розділ 4.2.4). Одержані

результати пов’язані, очевидно, із утворенням в концентраті мембранної

установки в умовах експерименту поліборатів, що покращує затримку сполук

бору.

Коефіцієнт затримки фонового електроліту мембраною ESPA-1 у всьому

діапазоні рН перевищує 95% (табл. 4.14). Таким чином, при зворотноосмотичній

обробці боровмісних регенераційних розчинів з використанням мембрани ESPA-1

неможливо досягти високого ступеня відділення сполук бору від фонового

електроліту (чи ж розділення суміші борної кислоти і кислоти - регенеранту).

Аналогічного результату можна очікувати також при використанні для

розділення боровмісного розчину нанофільтраційної мембрани ОПМН-П. Хоча,

як було показано у розділі 4.2, коефіцієнт затримки бору вказаною мембраною є

нижчим, ніж у випадку мембрани ESPA-1, затримка фонового електроліту цією

мембраною є також менш ефективною у порівнянні зі зворотноосмотичною

мембраною.

Одержані результати дозволяють зробити висновок про те, що найбільш

перспективним методом розділення кислих боровмісних розчинів, утворених у

процесі регенерації борселективних сорбентів N-метилглюкамінового типу, є

метод електродіалізу з використанням мембран МК-40 та МА-40.

4.4.2 Концентрування боровмісних діалізатів мембранними методами з

метою отримання розчинів, придатних для економічно-доцільного вилучення з

них цінних сполук бору

Отриманий у процесі електромембранного розділення суміші борної

кислоти і кислоти регенеранту діалізат з метою утилізації сполук бору повинен

бути додатково сконцентрованим, оскільки для економічно-доцільного виділення

бору з розчинів, наприклад, у вигляді борату кальцію, можуть бути використані

розчини, що містять не менше 1,2-1,5% B2O3 (3820-4800 мг/дм3 бору) [137].
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У зв'язку з цим, подальші дослідження були спрямовані на визначення

закономірностей концентрування сполук бору в процесах мембранної обробки.

Концентруванню підлягали діалізати, що утворюються в процесі

електродіалізного розділення модельних і реальних регенераційних розчинів,

після попереднього корегування їх рН до 7,1–12,8 розчином NaOH.

Досліди з електродіалізного концентрування боровмісних розчинів

здійснювали з використанням шестикамерної електродіалізної комірки, описаної в

розділі 4.4.1. Досліджуваний розчин (150-250 см3) циркулював через камери

знесолення 3,5 з лінійною швидкістю 3 см/с. Окремі досліди виконували в

проточному режимі (з метою визначення максимально-можливого ступеня

концентрування сполук бору). У цьому випадку вихідний розчин подавався в

камери знесолення прямотоком з лінійною швидкістю 0,04 см/с. Камери

концентрування 2,4 перед початком експерименту заповнювали вихідним

розчином. Експерименти здійснювали в гальваностатичному режимі.

Результати досліджень процесу електродіалізу лужних боровмісних

розчинів у циркуляційному режимі наведені на рис 4.26 і в табл. 4.15.
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Рисунок 4.26 – Зміна концентрації бору в процесі електродіалізного

опріснення розчинів, отриманих шляхом нейтралізації та підлужнювання з
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використанням NaOH розчинів, що містять 0,02 моль/дм3 HCl та 864 мг/дм3 бору

(1), 0,02 моль/дм3 HCl та 162 мг/дм3 бору (2, 3, 4, 5).

Таблиця 4.15 – Результати електродіалізної обробки розчину, що утворився

в процесі електродіалізного розділення суміші борної кислоти і кислоти

регенеранту (див. табл. 4.13) і додатково обробленого NaOH

Тип розчину рНвих СBвих,

мг/дм3

CBд,

мг/дм3

СВВ, % CBк,

мг/дм3

Vк, см3

10,8 162 108,0 33,0 472 10,0

12,2 162 47,3 70,0 864 11,5

12,6 162 40,5 75,0 675 18,0

12,8 162 40,5 75,0 540 22,0

Хлоридні

розчини

12,2 864 108,0 87,5 2430 22,0

12,2 162 54,0 67,0 999 11,0

12,5 162 54,0 67,0 972 12,5

12,8 162 40,5 75,0 729 17,0

Сульфатні

розчини

12,2 864 108,0 87,5 2970 19,0

Примітка. Густина струму – 1,0 A/дм2, Vвих – 200 см3.

Як видно з рис. 4.26, у процесі електродіалізної обробки лужних

боровмісних розчинів концентрація бору в діалізаті поступово зменшується.

Ступінь вилучення бору залежить від рН вихідного розчину і вмісту в ньому

даного елементу (табл. 4.15).

Підвищення ступеня вилучення бору з ростом рН зв'язано з посиленням

дисоціації борної кислоти. Збільшення ступеня вилучення бору при зростанні

його концентрації у вихідному розчині, пояснюється, мабуть, утворенням більш

сильних поліборних кислот, ступінь дисоціації яких вища, ніж ступінь дисоціації

ортоборної кислоти.

Ступінь концентрування бору також залежить від рН розчину (табл. 4.15).

Однак, у цьому випадку залежність має екстремальний характер. Це обумовлено
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двома протилежно діючими факторами. З одного боку, при підвищенні рН

збільшується електроміграція бору в розсіл, з іншого боку - спостерігається

істотне збільшення об’єму утвореного концентрату.

Таким чином, для одержання максимально концентрованих за вмістом бору

розчинів у процесі електродіалізу з використанням мембран МК-40 та МА-40

оптимальним рН є ~12,0.

Кінетика концентрування бору при електродіалізі боровмісного розчину при

його подачі в камеру знесолення в проточному режимі наведена на рис. 4.27.
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Рисунок 4.27 – Зміна концентрації бору в камері концентрування в процесі

електродіалізного опріснення в проточному режимі розчинів, отриманих шляхом

нейтралізації та підлужнення з використанням NaOH розчинів, що містять 0,02 г-

екв/дм3 соляної (1, 3) чи сірчаної (2, 4) кислоти та 864 (1, 2) чи 162 (3, 4) мг/дм3

бору

Як видно з рис.4.27, концентрація бору в камері концентрування поступово

збільшується і досягає постійного значення через 4-6 годин від початку

експерименту, що свідчить про перехід процесу в стаціонарний режим.

Максимальна концентрація бору в розсолі в умовах експерименту складала

близько 1800 і 4300 мг/дм3 (0,52 і 1,40% по B2O3) при концентрації бору у
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вихідному розчині відповідно 162 і 864 мг/дм3. Таким чином, одержані в процесі

електродіалізної обробки з використанням мембран МК-40 і МА-40 лужних

боровмісних розчинів розсоли є придатними для утилізації бору у вигляді

корисних боровмісних продуктів.

Однак, для досягнення бажаних показників необхідно істотно підлужнити

боровмісний розчин. Крім того, ступінь вилучення бору при цьому не перевищує

75,5-87,5%, що передбачає додаткові витрати на сорбційне доочищення

отриманого діалізату.

Результати дослідження можливості застосування мембран МК-40 і МА-41

для електродіалізного концентрування боровмісних розчинів наведені в табл. 4.16

Таблиця 4.16 – Результати електродіалізної обробки з використанням

мембран МК-40 та МА-41 розчинів, утворених в процесі електродіалізного

розділення суміші борної та соляної кислот (див. табл. 4.13) та додатково

оброблених розчином NaOH

pHвих CBвих, мг/дм3 CBд, мг/дм3 СВВ, % CBк, мг/дм3

7,1 156,0 71,5 54,2 860

8,2 156,0 76,1 51,2 837

9,5 156,0 85,6 45,1 675

10,5 156,0 104,7 32,9 573

10,9 156,0 107,0 31,4 565

Примітка. Густина струму – 1,0 A/дм2; Vвих – 200 см3.

Як видно з табл. 4.16, при використанні мембран МК-40 і МА-41

спостерігається концентрування бору в ропних камерах, однак ступінь вилучення

бору при цьому є ще більш низьким, ніж у випадку з мембранами МК-40 та МА-

40 (не перевищує 31,4-54,2 %). Незважаючи на те, що з підвищенням рН

дисоціація слабкої борної кислоти збільшується, ступінь вилучення бору при

збільшенні рН із використанням мембран МК-40 і МА-41, навпаки, зменшується,
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що, як вже зазначалося, пояснюється конкуруючим впливом ОН - іонів на перенос

бору через мембрану МА-41.

Таким чином, одержані при використанні різних іонообмінних мембран

експериментальні дані свідчать про можливість достатньо високого

концентрування сполук бору в процесі електродіалізної обробки боровмісних

розчинів, однак, суттєвим недоліком вказаного процесу є порівняно низький

ступінь вилучення бору із вихідного розчину.

В зв’язку із цим, в роботі досліджено перспективи використання з цією

метою методу зворотного осмосу. Результати експериментів по визначенню

впливу природи мембран і рН розчину на процес зворотноосмотичного

концентрування сполук бору при обробці модельного боровмісного розчину

наведено в табл. 4.17.

Таблиця 4.17 – Вплив рН і природи мембран на процес

зворотноосмотичного концентрування сполук бору при обробці боровмісного

розчину (0,02 моль/дм3 HCl і 160 мг/дм3 В), додатково обробленого NaOH

Мембрана pHвих CBп, мг/дм3 RB, % СВП,% CBк, мг/дм3

ESPA-1 9,6 38,6 75,9 85,0 729

ESPA-1 10,2 19,2 88,0 85,5 1188

ESPA-1 10,5 17,2 89,3 85,0 1108

ESPA-1 10,8 16,2 89,9 91,2 1701

ОФАМ-К 10,8 28,0 82,5 85,5 1060

ОПМН-П 10,8 48,3 69,8 85,0 650

Примітка. P – 3 MПa.

Як видно з табл. 4.17, при використанні мембрани ESPA-1 підвищення рН

розчину, який обробляється, з 9,6 до 10,2 призводить до істотного збільшення (на

15%) коефіцієнта затримки бору. Подальше підвищення рН (від 10,2 до 10,8)

впливає на ступінь вилучення бору в меншій мірі, однак збільшує цей показник

від 88,8 до 89,9%. Концентрація бору в пермеаті складає в оптимальних умовах
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16-17 мг/дм3, при цьому максимальна концентрація бору в отриманих

концентратах досягає 1700 мг/дм3 (ступінь відбору пермеату – 91,2%).

При заміні мембрани ESPA-1 на мембрани ОФАМ-К та ОПМН-П

коефіцієнт затримки бору зменшується, особливо суттєво в останньому випадку.

Таким чином, як показали дослідження, зворотноосмотична обробка з

використанням мебрани ESPA-1 є перспективним методом концентрування

сполук бору, який дозволяє досягти більшого ступеня вилучення вказаних сполук

при меншому значенні рН розчину в порівнянні з методом електродіалізу (при

збереженні високого ступеня концентрування бору у ретентаті).

4.4.3 Принципова технологічна схема кондиціонування за вмістом бору

пермеатів та діалізатів мембранних установок з використанням сорбенту N-

метилглюкамінового типу

Одержані результати дозволяють запропонувати принципову технологічну

схему мембранної переробки (з метою утилізації) боровмісних розчинів,

утворених у процесі регенерації борселективних сорбентів N-

метилглюкамінового типу. Вона полягає в електродіалізному розділенні розчинів

борної кислоти і кислоти регенеранту з використанням мембран МК-40 і МА-40,

обробці утвореного боровмісного діалізату розчином гідроксиду натрію (до рН

10-11) і подальшому його зворотноосмотичному концентруванню з

використанням мембрани ESPA-1. У результаті здійснення зазначених процесів

одержують концентрат кислоти-регенеранту, а також концентровані за вмістом

бору розчини. Перший із зазначених концентратів після розведення може бути

повторно використаний для регенерації борселективного сорбенту, другий – для

промислового виділення цінних боровмісних сполук, наприклад, борату кальцію.

З метою підтвердження ефективності запропонованої технологічної схеми в

роботі були проведені дослідження з розділення і наступного концентрування

реального розчину, утвореного в процесі регенерації борселективного сорбенту

Amberlite IRA-743 FLUKA. Для одержання реального регенераційного розчину
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були виконані досліди по сорбції-десорбції бору, результати яких наведені на рис.

4.28.
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Рисунок 4.28 – Криві сорбції-десорбції бору при використанні

борселективного сорбенту Amberlite IRA-743 FLUKA
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Схема хімічних перетворень, що відбуваються в процесі сорбції бору

борселективным сорбентом N-метилглюкамінового типу і в процесах послідовної

регенерації цього сорбенту соляною кислотою і гідроксидом натрію, наведена на

рис. 4.29 [129, 407].

Рисунок 4.29 – Схема хімічних перетворень, що відбуваються в процесі

сорбції - десорбції бору борселективним сорбентом N-метилглюкамінового типу

При здійсненні стадії кислотної регенерації сорбенту Amberlite IRA-743

(рис. 4.28 б) було отримано 300 см3 розчину, що містить 598 мг/дм3 бору і 0,12

моль/дм3 соляної кислоти. У результаті розділення цього розчину методом

електродіалізу з використанням мембран МК-40 та МА-40 було отримано 275 см3

діалізату, що містить 550 мг/дм3 бору і 0,01 моль/дм3 соляної кислоти, а також 14

см3 концентрату, що містить 158 мг/дм3 бору і 0,93 Моль/дм3 соляної кислоти.

Після розведення в 3,7 рази отриманий концентрат кислоти може бути повторно

використаний для регенерації сорбенту.

Результати наступного концентрування методом зворотного осмосу з

застосуванням мембрани ESPA-1 діалізату, отриманого в процесі розділення

кислого регенераційного розчину, наведені в табл. 4.18 [403].

З табл. 4.18 видно, що при здійсненні зворотноосмотичного концентрування

розчинів з початковим вмістом бору 550 мг/дм3 в діапазоні рН 10,5-11,0 при
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ступені відбору пермету 88,5% досягається високий коефіцієнт затримки бору –

92,0 - 95,5%, що є можливим, як вже наголошувалося, завдяки утворенню в

концентрованих боровмісних розчинах поліборатів.

Таблиця 4.18 – Зворотноосмотичне концентрування діалізату, отриманого в

процесі електродіалізного розділення кислого регенераційного боровмісного

розчину і додатково обробленого NaOH

pHвих CB, вих,
мг/дм3

CBп, мг/дм3 RB, % CB,к, мг/дм3 pHк

9,6 550 102,6 81,5 3640 10,0

9,8 550 82,5 85,0 3800 10,2

10,1 550 56,1 89,8 4000 10,5

10,5 550 44,0 92,0 4070 10,7

10,8 550 33,5 93,9 4160 11,1

11,0 550 24,8 95,5 4210 11,3

11,2 550 22,8 95,9 4220 11,6

Примітка. Мембрана – ESPA-1; Р – 3,0 МПа; СВП – 88,5% (кратність

концентрування – 8,7).

Високі коефіцієнти затримки бору при здійсненні зворотноосмотичного

концентрування розчинів з початковим вмістом цього компонента 550 мг/дм3

забезпечують низьку залишкову концентрацію бору в пермеаті (24,8-56,1 мг/дм3) і

високий ступінь його концентрування в ретентатах (4000-4210 мг/дм3) (табл.

4.18).

Здійснення процесу концентрування при більш низькому рН розчину (9,8)

призводить до помітного зменшення коефіцієнта затримки бору й істотного

підвищення залишкової концентрації цього компонента в пермеаті. Підвищення

рН розчину, що обробляється, до 11,2 практично не поліпшує показників процесу,

однак, вимагає при цьому більш високої витрати лугу. Крім того, як уже



188
зазначалося, у випадку тривалої експлуатації при рН>11 мембрана ESPA-1

руйнується, що є характерним для більшості зворотноосмотичних мембран.

Таким чином, з огляду на наявні дані про те, що економічно-вигідне

осадження борату кальцію можливе при використанні розчинів, що містять не

менше 3820-4800 мг/дм3 бору [137], можна зробити висновок, що для одержання

придатних для промислового виділення борату кальцію концентратів варто

здійснювати зворотноосмотичну обробку боровмісних розчинів при рН 10-11.

Причому, оптимальним є інтервал рН 10,8-11,0, оскільки утворені при цьому

боровмісні концентрати мають рН, оптимальне для осадження борату кальцію –

11,1-11,3 (табл.4.18) [137].

Окрім високого вмісту сполук бору, концентрати зворотноосмотичних

установок містять також біля 0,08-0,12 г-екв/дм3 фонових солей – хлориду чи

сульфату натрію (в залежності від природи кислоти-регенеранту), вплив яких на

процес осадження борату кальцію не досліджувався.

Метод одержання борату кальцію є відпрацьованим експериментально та

промислово освоєним [137]. Осадження борату кальцію в промислових

масштабах здійснюють вапняним молоком при рН 11,2-11,6 і температурі < 30 оС

з водних розчинів, отриманих шляхом розкладання датолітового концентрату

сірчаною кислотою. Кристалічний продукт відповідає формулі СаО·B2O3·6Н2О.

При більш високих температурах утворюються інші, більш розчинні борати.

Основна відмінність складу промислових розчинів борної кислоти від

боровмісних концентратів, що утворюються в процесі сорбційно-мембранної

технології – відсутність у промислових розчинах іонів натрію і хлориду, а також

присутність у них іонів кальцію (невелика кількість CaSO4).

З метою вибору найбільш придатної кислоти для регенерації

борселективних сорбентів N-метилглюкамінового типу (з врахуванням

необхідності подальшої переробки регенераційних розчинів мембранними

методами) в роботі досліджено вплив природи фонового електроліту (хлорид чи

сульфат натрію) на процес осадження борату кальцію вапняним молоком з

розчинів, які моделюють концентрати зворотноосмотичної установки. Вказані
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дослідження були проведені спільно із співробітниками “Федерального

державного унітарного підприємства УНІХІМ з ДЗ” на базі лабораторії борних

сполук в рамках проекту ОЧЕС “Розробка сорбційно-мембранної “зеленої”

технології утилізації бору з природних та стічних вод” (2004-2005, контракт

BSEC/PDF/003/10/2004).

Лабораторні досліди проводилися з використанням установки, блок-схема

якої наведена на рис. 4.30.

1 – видаткова ємність розчину H3BO3;  2  –  видаткова ємність з мішалкою

вапняного молока; 3 – електро-магнітний клапан дозування вапняного молока; 4 -

сифон-рівчак маточного розчину борату кальцію; 5 - відстійник маточного

розчину борату кальцію; 6 – збірник маточного розчину; 7 – реактор-

кристалізатор борату кальцію з мішалкою; 8 – електронний блок керування

електромагнітним клапаном (3); 9 – рН-метр.

Рисунок 4.30 – Блок-схема лабораторної установки для осадження борату

кальцію

Розчин борної кислоти заданого складу з вмістом B2O3 і Nа2SО4 (чи NаСl)

заливали у видаткову ємність 1, звідки він постійно подавався в реактор-

кристалізатор 7. Туди ж, по заданій величині рН осадження, вимірюваної рН-

метром 9, з видаткового бачка 2 за допомогою електро-магнітного клапана 3

дозували вапняне молоко (10% СаО). рН-метр 9 і електро-магнітнний клапан 3

електрично пов'язані з електронним блоком керування 8, і вся ця система в цілому
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забезпечує підтримку величини рН у реакторі 7 на заданому рівні. Кристали

СаО·B2O3·6Н2О, що утворюються, накопичувалися в реакторі 7, а маточний

розчин по сифону-рівчаку 4 надходив у відстійник 5. Разом з маточним розчином

з реакційної зони у відстійник виводилися високодисперсні домішки вапняного

молока й аморфного борату кальцію. Освітлений маточний розчин надходив у

збірник 6.

Після закінчення досліду вимірювали об’єми витраченої та знову отриманої

рідкої фази, і визначали вміст у ній B2O3. Тверді фази з реактора 7 і відстійника 4

окремо відфільтровували, висушували, зважували й аналізували на вміст B2O3

(титриметричним методом з манітом) і СаО (комплексонометричним

титруванням у присутності еріохрому чорного).

Результати лабораторних досліджень осадження борату кальцію вапняним

молоком із розчинів, що моделюють концентрати мембранних установок,

наведені в табл. 4.19.

Таблиця 4.19 – Результати лабораторних досліджень процесу осадження

борату кальцію з боровмісних розчинів, що моделюють концентрати

мембранних установок

Отриманий продукт, % Вихід B2O3 із

розчину, %

Склад вихідного

розчину, г/дм3

Реактор Відстійник

Маточний

розчин, г/

дм3 ∑ в

тверду

фазу

В криста

лічний

продукт

B2O3 Na2SO4 NaCl B2O3 CaO B2 O3 CaO B2O3 CaO

13,8 7,0  30,7 24,1 24,8 30,3 1,50 1,37 88,2 87,1

14,3 6,0 34,6 27,5 22,1 39,0 1,25 1,33 92,4 91,9

6,4 10,0  30,1 24,3 23,5 31,1 1,73 1,58 64,2 62,1

6,6 8,0 30,4 24,1 23,9 32,0 1,39 1,28 71,2 69,7
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Як випливає з отриманих даних, ступінь вилучення бору з розчинів, що

містять близько 14 г/дм3 B2O3, складає 88-92%, а з розчинів, що містять близько

6,5 г/дм3 B2O3 – лише 64-71%. При цьому розглянутий показник нижчий на

вихідних розчинах із сольовим фоном у вигляді Na2SO4. Однак, у всіх випадках

вихід бору в кристалічний продукт перевищує 96% (від виділеної твердої фази).

Залишковий вміст B2O3 у маточному розчині, який, очевидно, після осадження

борату кальцію слід повертати на стадію сорбції бору, також залежить від

початкового сольового фону: він вищий на розчинах із сульфатом натрію.

Таким чином, показано реальну можливість осадження шестиводного

кристалогідрату-диборату кальцію СаО·B2O3·6Н2О із синтетичних розчинів, що

моделюють склад концентратів, одержаних за сорбційно-мембранною

технологією. Для більш ефективної утилізації бору у вигляді борату кальцію в

процесі реалізації мембранної технології переробки регенераційних розчинів

більш доцільним є використання на стадії регенерації борселективного сорбенту

соляної, а не сірчаної кислоти.

Борат кальцію - цінне добриво, що використовується як самостійно, так і в

складі комплексних макродобрив, наприклад, борсуперфосфату та

борпреципітату. Борат кальцію, крім використання у сільському господарстві у

якості мікродобрива пролонгованої дії, є затребуваний також промисловістю. Він

застосовується, наприклад, у виробництві безлужного скловолокна, медичного

скла, кераміки, при емалюванні.

Окрім борату кальцію, отримані концентрати мембранних установок можна

розглядати також як джерело одержання іншого боровмісного продукту –

перборату натрію (NaBO3), оскільки останній отримують із лужного розчину бури

взаємодією з перекисом водню [137].

Перборат натрію є майже в два рази дорожчим продуктом, ніж борат

кальцію. Його вартість складає 750-900$ за тонну, в той час як вартість борату

кальцію – 300-500$ за тонну. Ціна перборату натрію на ринку України в жовтні

2015 року досягала 30 тис. грн. (1300$) за тонну. Таким чином, можна

передбачити, що утилізація бору із регенераційних розчинів у вигляді перборату
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натрію з подальшою його реалізацією в якості товару дозволить суттєво знизити

затрати на мембранну переробку регенераційних розчинів.

Однак, при одержанні перборату натрію використовують більш

концентровані за вмістом бору розчини (ніж у випадку одержання борату

кальцію). Так, за даними роботи [137] промислове виробництво перборату натрію

здійснюють із розчинів,  які містять 3,0%  B2O3. В дослідженні [220] встановлена

можливість одержання перборату натрію із промислових розчинів, які містять 19-

21 г/дм3 (1,86-2,06%) B2O3 та 16-31  г/дм3 NaCl. При цьому техніко-економічні

показники одержання перборату натрію за вказаним способом близькі до

показників його одержання із традиційної боровмісної сировини.

Враховуючи викладену вище інформацію, в даній роботі досліджена

можливість одержання концентратів із вмістом B2O3 біля 2,0% в процесі

зворотноосмотичного концентрування боровмісних діалізатів електродіалізних

установок. Результати дослідження наведено у табл. 4.20.

Таблиця 4.20 – Зворотноосмотичне концентрування діалізату отриманого в

процесі електродіалізного розділення кислого регенераційного боровмісного

розчину і додатково обробленого NaOH

СВП, % CBп, мг/дм3 R,% CBк, мг/дм3 J, дм3/м2·год

25,0 13,5 97,5 - 74,0

50,0 15,2 97,2 - 70,9

75,0 20,0 96,3 - 66,2

92,5 37,0 93,2 6650 50,4

Примітки:

1. Склад діалізату: 550 мг/дм3 бору та 0,02 моль/дм3 HCl.

2. Мембрана – ESPA-1; Р – 4,0 МПа; СВП – 92,5%; рН – 11,0; T – 22-25 oC.
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Як видно з табл. 4.20, використання мембрани ESPA-1 при тиску 4,0 МПа та

рН розчину 11,0 дозволяє отримати концентрат з вмістом бору 6650 мг/дм3 (2,07%

B2O3) при ступені відбору пермеату 92,5% (кратність концентрування – 13,3).

Високий ступінь концентрування бору (12,1) в даному процесі обумовлений

високим коефіцієнтом його затримки, який при збільшенні ступеня відбору

пермеату від 25 до 75% зменшується лише на 1,2%. Це узгоджується з

результатами, наведеними у розділі 4.2, і пов’язано із утворенням в процесі

концентрування поліборатів.

Очевидно, саме утворення поліборатів різного складу при збільшенні

концентрації бору у розчині вище 100-250 мг/дм3 забезпечує високу ефективність

методу зворотного осмосу в плані концентрування сполук бору в процесі

переробки регенераційних розчинів. Як видно із табл. 4.20, питома

продуктивність мембрани в процесі зворотноосмотичного концентрування бору

складає 50,4 дм3/м2·год.

Таким чином, в роботі показана можливість одержання із кислого

регенераційного розчину в результаті його двостадійної обробки (електродіаліз,

зворотний осмос) концентрату, придатного для виділення перборату натрію.

Перборат натрію широко застосовується при відбілюванні вовни, шовку,

соломи. Вживається для відбілювання тканин у тих випадках, коли вимагається

використання відбілюючого агента у вигляді порошку чи таблеток. Перборат

натрію є компонентом деяких побутових пральних та відбілюючих засобів, його

використовують також в якості дезинфікуючого реагента, додають до зубних

порошків та косметичних засобів.

Принципова технологічна схема процесу кондиціонування за вмістом бору

пермеатів та діалізатів мембранних установок (а також інших типів боровмісних

вод) сорбентом N-метилглюкамінового типу та переробки утворених в результаті

регенерації сорбенту кислих боровмісних розчинів (з утилізацією цінних сполук

бору) наведена на рис. 4.31.

Очевидно, що розроблена технологічна схема утилізації кислого

боровмісного регенераційного розчину може бути використана в спрощеному



Рисунок 4.31 – Принципова технологічна схема кондиціонування за вмістом бору пермеатів та діалізатів

мембранних установок з використанням сорбенту N-метилглюкамінового типу та утилізації регенераційних розчинів
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вигляді також для утилізації регенераційних розчинів, які утворюються в процесі

регенерації сорбенту СБ-1 (мембранне концентрування лужних розчинів за

вмістом бору та подальше виділення боровмісних продуктів).

Варто зазначити, що дана схема може бути також використана при

налагодженні промислового виробництва сполук бору в Україні.

Як відомо, таким виробництвом, а також рудними запасами бору володіють

лише кілька країн світу, зокрема, Туреччина, США, Аргентина, Чилі, Росія,

Китай, Перу, Болівія, Іран. [127, 408]].

У зв'язку з цим, а також, з огляду на щорічне зростання світового

споживання боровмісних продуктів [409], значно зріс інтерес до гідромінеральної

сировини, запаси якої практично невичерпні (вода морів і океанів, підземні води,

розсоли). Гідромінеральна сировина доступна, порівняно легко добувається і

транспортується, тоді як рудні запаси поступово виснажуються, погіршується

їхній якісний склад і неухильно підвищується вартість переробки [410].

Відомі дослідження з вилучення товарних боровмісних продуктів з

гідротермальних вод Паужетського родовища (Росія) [411], супутніх вод при

видобутку газу (Японія) [412], йодобромних вод Туркменістану [220], природних

розсолів Узбекистану [413].

Відсутність власного виробництва сполук бору при необхідності

безперервного збільшення їхнього споживання і наявності достатнього об’єму

гідромінеральної сировини обумовлюють актуальність досліджень з вилучення

бору з водних розчинів у вигляді товарних боровмісних продуктів і для України

[129, 386]. Розробка і впровадження технології переробки природних розсолів на

товарні боровмісні продукти скоротить у країні їх дефіцит, що негативно

відбивається на народному господарстві, приводячи до скорочення чи до

припинення випуску деяких видів продукції. Як вже згадувалося, на Вінницькому

виробничому об'єднанні «Хімпром» ще в останньому десятилітті минулого

сторіччя було припинене виробництво дуже необхідного для вирощування

цукрового буряка мікродобрива – борсуперфосфату, а також синтетичних миючих

засобів з відбілювачем, оскільки істотно зросли ціни (в основному через

195



196
транспортні витрати) на борну кислоту і перборат натрію, що поставлялися

раніше з Далекого Сходу (ВО «Бор») [386].

Значний інтерес до такої технології виявляють нафтогазові компанії

України, зокрема Надвірна НАФТОГАЗ, які мають гідромінеральну сировину

(супутні нафтові води) та зацікавлені в її переробці з вилученням цінних

компонентів. Важливо зазначити, що переробка вказаних вод відповідає стратегії

раціонального використання природних ресурсів країни, а також сприяє

підвищенню екологічної безпеки в галузі нафто- та газовидобування [414, 415,

416].

Отриманні результати з розділення-концентрування боровмісних вод

методами електродіалізу та зворотного осмосу є також науковим підґрунтям для

розробки раціональних технологічних схем очищення стічних боровмісних вод

різного складу.

Висновки до розділу 4

Виявлено, що серед досліджених пар гетерогенних та гомогенних

іонообмінних мембран (МА-40 та МК-40; МК-100 та МА-100;  Ionics C та Ionics

А) найбільш перспективними для видалення бору є мембрани МА-40 та МК-40,

ефективність яких в сильнолужному середовищі значно перевищує показники

інших пар мембран у всьому дослідженому інтервалі рН.

Встановлено, що найбільший конкуруючий вплив на електроміграцію бору

через аніонообмінну мембрану серед характерних для природних вод аніонів (Cl-,

НСО3
- та SО4

2-) має Cl- аніон, що обумовлено найменшим ступенем його гідратації

та високою рухливістю в фазі мембрани. Вміст бору в діалізаті практично не

залежить від початкового солевмісту розчину. Разом із тим, вихідна концентрація

бору в розчині, навпаки, суттєво впливає на ступінь вилучення цього компонента

та залишковий вміст його у діалізаті.

Вперше показано, що навіть найбільш ефективні в процесі вилучення бору

мембрани (МК-40, МА-40) в найбільш сприятливих для цього умовах (рН 10,9-
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11,0, зниження загального солевмісту діалізату до 0,2-0,3 г/дм3) не забезпечують

отримання діалізатів з вмістом бору ≤ 0,5 мг/дм3, якщо концентрація цього

елементу в вихідній воді перевищує 5,0 мг/дм3.

З метою підвищення ефективності процесу опріснення боровмісного

розчину запропоновано використовувати в камерах знесолення

електродіалізного апарату завантаження аніоніту ЕДЕ-10П. Це дозволяє

здійснювати обробку в менш лужній області при збереженні необхідного

ступеня очищення води від сполук бору, а також скорочує на 30% затрати

електроенергії на процес. Розроблений спосіб опріснення боровмісних вод

захищений Патентом України [381].

Вперше показана можливість концентрування сполук бору при

електродіалізному опрісненні боровмісних вод та виявлено вплив природи

катіонітової мембрани на ефективність даного процесу. Запропоновано спосіб,

який дозволяє підвищити концентрацію бору в розсолах в 2,0-2,2 рази в

порівнянні з традиційною електромембранною обробкою. Вказане рішення

захищене Патентом України [383].

Виявлено, що підвищення температури розчину в інтервалі 15-85 °С

призводить до збільшення ступеня вилучення бору з 41 до 54% в процесі

електродіалізного опріснення з використанням мембран МА-40 та МФ-4СК.

Кратність концентрування бору спочатку збільшується з 19 до 24 при зростанні

температури від 15 до 38 °С, а потім різко знижується, досягаючи при 85 °С

значення 11.

Встановлено, що серед досліджених зворотноосмотичних мембран найвищу

ефективність в процесі видалення бору виявляє мембрана ESPA-1. В інтервалі рН

6,4-8,3 коефіцієнт затримки бору цією мембраною складає 30-46% при ступенях

відбору пермеату 25-75% та концентрації бору у вихідному розчині 20 мг/дм3.  В

сильнолужному середовищі (рН 11) селективність мембрани ESPA-1 в процесі

затримки бору зростає до 89,2-94,5%. Коефіцієнт затримки бору

нанофільтраційною мембраною ОПМН-П досягає в аналогічних умовах 7,6-24,5%

(рН 6,4-8,3) та 56,5-69,5% (рН 11,0 ).
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Виявлено більш суттєвий вплив ступеня відбору пермеату на коефіцієнт

затримки бору при здійсненні обробки в нейтральній та слабколужній області в

порівнянні з обробкою в сильнолужному середовищі. Встановлено, що

збільшення ступеня відбору пермеату від 25 до 75% при рН розчину 6,4-8,4

призводить до зниження ефективності затримки бору мембранами ESPA-1 та

ОПМН-П в 1,5 та 2,5 разів, відповідно. При рН 11,0 за аналогічних умов

коефіцієнт затримки бору вказаними мембранами знижується лише в 1,1 та 1,5

разів, відповідно.

Вперше показано вплив процесу утворення поліборатів при

зворотноосмотичному концентруванні боровмісних розчинів на ефективність

видалення бору вказаним методом, який виявляється у помітному зростанні

коефіцієнтів затримки бору зворотноосмотичною мембраною при збільшенні

вихідної концентрації цього елементу у розчині від 5-20 до 160 мг/дм3 та

практичній відсутності залежності ступеня видалення бору від виходу пермеату

при обробці розчинів з вихідною концентрацією бору 160 мг/дм3 та вище.

Встановлено, що ефективність видалення сполук бору зворотноосмотичною

мембраною ESPA-1 практично не залежить від робочого тиску у випадку обробки

розчинів з рН 10,8-11,0, тоді як при обробці розчинів з рН, характерним для

природних вод (8,5), спостерігається яскраво виражена екстремальна залежність

коефіцієнта затримки бору від робочого тиску (максимум біля 4,0 МПа). При

збільшенні робочого тиску від 1,0 до 4,0 МПа коефіцієнт затримки борної кислоти

мембраною ESPA-1 збільшується в 1,5-1,8 разів при ступенях відбору пермеату

25-75%.

Вперше показано, що присутність солей магнію та кальцію в розчині

підвищує коефіцієнт затримки бору мембраною ESPA-1 в 1,5-2,0 рази при рН,

характерному для природних, зокрема, морських вод. Експериментально доведена

необхідність врахування вказаного фактору при розробці технологічної схеми

баромембранного опріснення боровмісних вод.

Виявлено, що зворотноосмотична обробка за оптимальних для видалення

бору рН (11,0) та робочого тиску, при порівняно низькому виході опрісненої води
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(50-60%) з використанням найбільш ефективної у плані вилучення бору мембрани

(ESPA-1) не забезпечує отримання пермеатів, які відповідають якості питної води

за вмістом даного компонента, якщо його концентрація у вихідному розчині

перевищує 5-6 мг/дм3.

Показано, що найбільш перспективним сорбентом з врахуванням

ефективності вилучення бору та перспектив утилізації регенераційних розчинів

для уникнення їх шкідливого впливу на довкілля є сорбент N-

метилглюкамінового типу Amberlite IRA-743. Виявлено суттєве (біля 30%)

підвищення ефективності сорбції бору вказаним сорбентом у присутності солей

магнію, що, у випадку зворотноосмотичного опріснення води, дозволяє

рекомендувати в окремих випадках проведення обробки борселективним

сорбентом не пермеату, а вихідної води.

Встановлено, що застосування мембран МК-40 та МА-40 для

електродіалізної обробки кислих боровмісних регенераційних розчинів забезпечує

ефективне відділення борної кислоти від кислоти - регенеранту. При

зворотноосмотичній обробці неможливо досягти високого ступеня відділення

сполук бору від фонового електроліту.

Виявлено, що в порівнянні з методом електродіалізу зворотноосмотична

обробка є більш ефективною на стадії концентрування лужних боровмісних

розчинів, оскільки дозволяє більш глибоко вилучати бор (93,2% при ступені

відбору пермеату 92,5%) при нижчих значеннях рН з одночасним досягненням

високої концентрації сполук бору в розсолах. Висока ефективність

концентрування сполук бору при переробці регенераційних розчинів методом

зворотного осмосу обумовлена утворенням поліборатів, що сприяє суттєвому

підвищенню коефіцієнта затримки бору.

Вперше показана можливість одержання в процесі переробки кислих

боровмісних регенераційних розчинів методами електродіалізу та зворотного

осмосу концентратів з вмістом бору 3820-6650 мг/дм3, які є придатними для

промислового виділення цінних боровмісних продуктів – борату кальцію та

перборату натрію.
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Вперше процес регенерації борселективних сорбентів N-

метилглюкамінового типу розглянуто з врахуванням необхідності подальшої

переробки кислих регенераційних розчинів мембранними методами і показано,

що для забезпечення більш ефективного осадження борату кальцію на заключній

стадії переробки регенераційного розчину більш доцільним є використання для

регенерації борселективного сорбенту соляної, а не сірчаної кислоти.

Розроблено принципову технологічну схему екологічно-безпечного

кондиціонування пермеатів та діалізатів мембранних установок за вмістом сполук

бору, яка полягає в:

1. сорбції бору борселективним сорбентом N-метилглюкамінового типу;

2. регенерації сорбенту кислотою (соляною або сірчаною);

3. електродіалізному відділенні (з використанням мембран МК-40 та МА-

40) кислоти - регенеранту від борної кислоти з поверненням частини регенеранту

в процес;

4. концентруванні отриманих боровмісних діалізатів методом зворотного

осмосу (при рН 10-11) з отриманням розчинів, придатних для економічно-

доцільного вилучення з них важливих народногосподарських сполук – борату

кальцію чи перборату натрію.

Спосіб видалення бору, який базується на використанні наведеної

технологічної схеми, захищено Патентом України [403].

Запропонована принципова технологічна схема екологічно-безпечного

видалення бору з пермеатів та діалізатів установок мембранного опріснення може

бути також ефективною при очищенні супутних нафтових вод та при

налагодженні в Україні промислового виробництва боровмісних продуктів із

гідромінеральної сировини.
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РОЗДІЛ 5

НАУКОВІ ЗАСАДИ ВИДАЛЕННЯ СПОЛУК АРСЕНУ З ВОДИ В ПРОЦЕСАХ

МЕМБРАННОГО ОПРІСНЕННЯ

Як вже згадувалося в розділі 1, в 1993 році ВООЗ, а слідом за нею

відповідні агенції в різних країнах світу, враховуючи новітні дослідження щодо

токсичності мікрокількостей арсену, знизили гранично - допустиму концентрацію

його у питній воді з 50 до 10 мкг/дм3. Це створило серйозні проблеми в багатьох

регіонах, які використовують в якості джерела водопостачання підземні води,

оскільки призвело до необхідності вдосконалення існуючих систем

водопостачання з метою корегування вмісту арсену в підготовленій для пиття

воді.

В зв’язку із цим виникла актуальність досліджень закономірностей

видалення сполук арсену в процесах мембранного опріснення, які часто

застосовуються в вигляді самостійних методів одержання питної води із

солонуватих підземних вод [417].

Не дивлячись на це, як показав аналіз літератури, до цього часу практично

не опубліковано робіт щодо електродіалізної обробки вод, які містять арсен.

Щодо зворотнооосмотичної та нанофільтраційної обробки арсеновмісних вод, то

наявні дослідження є поодинокими і не мають системного характеру, що не

дозволяє оцінити можливості цих методів в плані глибокого вилучення арсену із

вод різного складу в залежності від параметрів процесу опріснення. Відсутнє

також наукове обґрунтування раціональних технологічних схем вирішення задачі

зниження вмісту арсену у пермеатах до норм питного водопостачання при

наявності у вихідній воді сполук As(III).  В Україні вказані дослідження не

здійснювалися, і ефективність затримки сполук арсену мембранами, які широко

використовуються для зворотного осмосу і нанофільтрації (ESPA-1, ОПМН-П) не

з’ясована.
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5.1 Дослідження кінетики вилучення As(III) та As(V) в процесі

електродіалізного опріснення

В даній роботі досліджено процес видалення As(III) та As(V) при

електродіалізному опрісненні модельних розчинів з використанням гетерогенних

іонообмінних мембран МК-40 та МА-40 [418, 419].

Вивчення кінетики електромембранного вилучення арсену здійснювали в

семикамерному електродіалізному апараті:

Катод     1    А1   2     К1   3   А2   4    К2   5    А3  6  К3      Анод,

де 3, 5 – камери знесолення, 2,4,6 – камери концентрування, 1,7 –

електродні камери.

В камерах знесолення 3,5 циркулював модельний розчин (300 см3), що

містив 0,1 г-екв/дм3 NaCl  та 50-100  мкг/дм3 As(III) чи As(V). Досліди

здійснювали в гальваностатичному режимі при густині електричного струму 0,5

А/дм2.

Хлорид натрію був обраний у якості фонового електроліту з врахуванням

того, що, хлорид-аніон, як найменш гідратований та найбільш рухливий у фазі

аніонітової мембрани серед характерних для природних вод аніонів, спричиняє,

очевидно, найбільший конкуруючий вплив на електроміграцію арсенат-аніону,

лімітуючи, таким чином, його видалення в процесі електродіалізу (як у випадку

видалення борат-аніону (розділ 4.1.2) та фториду [420]).

В окремих дослідах з видалення As(III) в камерах знесолення

використовували модифіковані аніонообмінні мембрани МА-40, приймаюча

поверхня яких заздалегідь покривалась оксидом мангану (IV). Ідея полягає в тому,

що оксиди мангану окиснюватимуть As(III), в результаті чого в примембранній

області утворюватимуться сполуки As(V), які добре дисоціюють у всьому

діапазоні рН. Далі ці сполуки можуть бути видалені з води шляхом

електроміграції через аніонообмінну мембрану.
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Окисні потенціали Mn(III)/Mn2+ та Mn(IV)/Mn2+ становлять, відповідно,

+1,50 та +1,23 В. Оскільки окисний потенціал As (III)/As(V) складає + 1,18 В, As

(III) може бути окиснений Mn(III) та Mn(IV) [287].

Для одержання аніонообмінних мембран з шаром оксидів мангану

використано досвід, отриманий при дослідженні процесу електродіалізу

мангановмісних розчинів [348]. Для цього в камерах знесолення 3,5

електродіалізної комірки з лінійною швидкістю 5,3 см/с циркулювало 5 дм3

розчину, що містив 0,07 моль/дм3 хлориду натрію та 0,03 моль/дм3 сульфату

натрію. У камеру концентрування 4 з лінійною швидкістю 3,3 см/с подавали 1 дм3

розчину, що містив 43,8 г/дм3 хлориду натрію, 17,8 г/дм3 сульфату натрію, 55

мг/дм3 мангану (рН – 6,4). У камери концентрування 2,6 подавали 0,2 М розчин

хлориду натрію. Електродіаліз здійснювали при густині електричного струму 2,5

А/дм2 протягом 7 та 14 годин.

Аніонообмінні мембрани, покриті з однієї сторони шаром оксиду мангану

(IV), розміщували в електродіалізному апараті при опрісненні розчинів, що

містять As(III), так, що модифікована поверхня знаходилась зі сторони камер

знесолення 3 та 5.

Кінетику видалення As(III) з розчину в процесі електромембранної обробки

наведено на рис. 5.1 та 5.2.

Як видно із рис. 5.1 (криві 1, 3), вміст арсеніту в розчині в процесі

опріснення змінюється в незначній мірі, у той час як вміст фонового електроліту

(хлориду натрію) знижується до 0,1 г/дм3 і навіть нижче.

Одержаний результат не є несподіваним, оскільки, як відмічалося в розділі

1.4, при рН < 9 As(III) знаходиться в розчині у вигляді недисоційованої арсенітної

кислоти, що робить процес електроміграції арсену через аніонітові мембрани в

цих умовах малоефективним. Модифікація мембран МА-40 сполуками мангану

протягом 7 годин підвищує ступінь вилучення As(III) із розчину в процесі

електродіалізного опріснення з 19 до 37% (рис. 5.1, криві 2, 4).
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Тривалість модифікації кожної мембрани – 7 годин; рН розчинів, що

опріснюються – 7,9 - 8,2.

Рисунок 5.1 – Кінетика видалення NaCl (1,2) та As(III) (3, 4) в процесі

електродіалізного опріснення модельного розчину з використанням не

модифікованих (1, 3) та модифікованих сполуками мангану мембран МА-40 (2, 4)
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Тривалість модифікації кожної з мембран МА-40 – 14 годин; рН розчину,

що опріснюється – 8,2.

Рисунок 5.2 – Кінетика видалення арсену в процесі електродіалізного

опріснення модельного розчину з різним початковим вмістом As(III) з

використанням модифікованих сполуками мангану мембран МА-40
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Збільшення тривалості модифікації аніонітових мембран до 14 годин сприяє

подальшому підвищенню ефективності видалення сполук As(III), при цьому

ступінь вилучення арсену досягає вже 52-56% (рис. 5.2). Катіони Mn(II), які

утворюються у результаті взаємодії As(III) з малорозчинними сполуками мангану

в камерах знесолення, видаляються шляхом електроміграції через катіонообмінні

мембрани, і їх вміст в опрісненій воді не перевищує 0,05 мг/дм3 (ГДК мангану для

питної води).

Таким чином, використання модифікованої шляхом покриття приймаючої

поверхні оксидами мангану аніонообмінної мембрани, як і передбачалося,

підвищує ефективність вилучення арсеніту, що обумовлено окисненням

останнього до арсенату. Однак, і в цьому випадку ступінь вилучення арсену в

процесі електродіалізу є недостатньо високим.

Ефективність видалення арсенату в процесі електромембранного опріснення

перевищує ефективність видалення арсеніту, проте, ступінь очищення води від

п’ятивалентного арсену навіть при підвищенні глибини опріснення розчину до

0,1-0,05 г/дм3 складає лише 66% (рис. 5.3).

Як видно з рис. 5.3, арсенат практично не видаляється з розчину на

початковій стадії електродіалізного опріснення, що узгоджується з результатами

більш пізнього дослідження [421], яке показало, що електроміграція арсенату (CAs

= 100 мкг/дм3) через аніонообмінну мембрану практично не здійснюється при

концентрації фонового електроліту (NaCl) у розчині 0,1 моль/дм3.

Ефективність видалення арсенату різко збільшується на завершальній стадії

опріснення (рис. 5.3), коли загальний солевміст розчину істотно знижується (< 0,5

г/дм3). Подібна закономірність спостерігалася нами також при електродіалізному

вилученні бору (розділ 4.1), і вона пояснюється, як вже зазначалося, зниженням

конкуруючого впливу на електроміграцію мікроелемента основних компонентів

розчину.
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Рисунок 5.3 – Кінетика видалення As(V) та хлориду натрію в процесі

електродіалізного опріснення модельного розчину з використанням мембран МК-

40 та МА-40

Дійсно, як видно із рівняння (5.1), число переносу 1t  мікрокомпонента в

мембрані може досягати помітних величин лише при суттєвому зниженні

концентрації макрокомпонента.

2211

11
1 UCUC

UCt
+

= (5.1)

де 1C , 2C , 1U , 2U – концентраціїї та рухливості відповідно мікро- та макро-

компонента в мембрані.

Враховуючи те, що гранично - допустима концентрація арсену в питній воді

є дуже низькою й становить лише 10 мкг/дм3, стає очевидним, що її досягнення в

процесі електродіалізу є проблематичним, оскільки вимагає практично повного

знесолення розчину.

У випадку електродіалізної обробки мангановмісних розчинів вказана

проблема не виникає (розділ 3), не дивлячись на те, що гранично-допустима

концентрація мангану в питній воді є також достатньо низькою і становить
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50 мкг/дм3. Це пояснюється тим, що катіонообмінні мембрани виявляють

вибіркову селективність до двозарядних іонів Mn(II), що забезпечує переважаючу

електроміграцію останніх із камер знесолення в камери концентрування.

Як видно з рис. 5.4, хід залежності ступеня видалення мангану від ступеня

опріснення розчину в процесі електродіалізу суттєво відрізняється від ходу

залежностей від останнього параметра ступеня видалення бору та арсену.
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Модельний розчин містив: 0,1 мг/дм3 As(V), 5,85 г/дм3 NaCl (1);  1,6 мг/дм3

B, 8,5 г/дм3 NaCl (2); 5,0 мг/дм3 Mn(II), 11,7 г/дм3 NaCl (3).

Рисунок 5.4 – Залежність ступеня видалення арсену (1), бору (2) та мангану

(3) від ступеня опріснення модельного розчину в процесі електродіалізу з

використанням мембран МК-40 та МА-40

Тоді як основна маса мангану видаляється із води при глибині знесолення

розчину до 70%, у випадку бору та арсену інтенсивна електроміграція

спостерігається лише при підвищенні вказаного параметру до 82,9 та 90,0%

відповідно.

Очевидно, продемонстрована у розділі 4.1 можливість досягнення

концентрації бору у діалізаті рівня ГДК для питної води при помірному

опрісненні (0,2-0,3 г/дм3) обумовлена тим, що норматив вмісту бору у питній воді

є менш жорстким (500 мкг/дм3), ніж у випадку мангану та арсену.
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Проведений аналіз може бути використаний для прогнозу перспектив

вилучення із води методом електродіалізу до норм питного водопостачання інших

мікрокомпонентів природних та стічних вод, з врахуванням величини ГДК

відповідного мікрокомпонента та форми кінетичної кривої його видалення в

процесі опріснення. Як вже наголошувалося у розділі 1.1, це завдання є особливо

актуальним на сучасному етапі.

Для прикладу, на рис. 5.5 наведені залежності ступеня видалення фторид- та

бромід-іонів від ступеня опріснення розчину в процесі електродіалізу, розраховані

за результатами, опублікованими в дослідженнях [422, 423].
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Модельний розчин містив: 2000 мг/дм3 Cl-, 5,8 мг/дм3 F-, 10,6 мг/дм3 Br- (2,

3); 1140 мг/дм3 Cl-, 120 мг/дм3 HCO3
-, 2,9 мг/дм3  F- (1).

Рисунок 5.5 – Залежності ступеня видалення фториду (1, 2) та броміду (3)

від ступеня опріснення розчину в процесі електродіалізної обробки, розраховані

за даними дослідження [422] (крива 1) та дослідження [423] (криві 2,3)

Як показує порівняння рис. 5.4 та 5.5, наведені залежності є подібними для

фторид-іону, борат-іону та арсенату, що свідчить про те, що ефективність

видалення фториду також зростає на завершальній стадії опріснення при

зменшенні конкуруючого впливу макрокомпонента. Враховуючи те, що ГДК
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фтору у питній воді є порівняно високою (0,75-1,5 мг/дм3), метод електродіалізу

може розглядатися як перспективний метод очищення води від вказаного

мікрокомпонента.

Даний висновок підтверджений практично впровадженням установки

електродіалізного видалення фториду із підземної води м. Саффолк (штат

Вірджинія, США) продуктивністю 56 м3/добу [6]. Концентрація солей у вихідній

воді складає 560 мг/дм3 (185 мг/дм3 натрію), концентрація фториду – 4,8 мг/дм3. В

процесі електродіалізу концентрація фториду в опрісненій воді знижується до 1,0

мг/дм3 (солевміст заключного діалізату – 140 мг/дм3) [424].

Однак, враховуючи хід залежностей на рис. 5.4 та 5.5, а також дані табл. 4.2,

при концентрації фториду у вихідній воді ≥7 мг/дм3 зниження вмісту цього

мікроелементу в діалізаті до 1,5 мг/дм3 при помірному опрісненні (загальний

солевміст діалізату 0,2-0,3 г/дм3) є малоймовірним.

Як видно із рис. 5.5, кінетика видалення бромід-аніону в процесі

електродіалізного опріснення відрізняється від кінетики видалення інших

мікрокомпонентів, які знаходяться в аніонній формі (B, F, As). Це пояснюється,

очевидно, найменшим ступенем гідратації бромід-аніону в ряду F- >  Cl- > Br-

[374], що зменшує конкуруючий вплив на його електроміграцію через аніонітову

мембрану хлорид-аніону. Порівняння кінетики видалення бромід-аніону та

мангану (II) дозволяє передбачити можливість глибокого видалення броміду із

води в процесі електродіалізного опріснення при зниженні солевмісту діалізату до

0,2-0,3 г/дм3. Вказана можливість також продемонстрована практично шляхом

створення установки видалення бромід-аніону з води річки Льобрегат (м. Абрера,

Іспанія) [5, 31, 425]. Концентрація бромід-аніону у вихідній воді складає 0,5-1,2

мг/дм3, концентрація солей – близько 0,5-1,5 г/дм3. В процесі електродіалізу вміст

Br- в діалізаті знижується на 60-85% (<  0,2  мг/дм3) при аналогічному зменшенні

концентрації солей, що відповідає солевмісту заключного діалізату біля 0,2 г/дм3.

Хоча вміст бромід-аніону в питній воді на даний час не регламентується (ГОСТ

2874-82 нормував вказаний показник на рівні ≤ 0,2 мг/дм3 [426]), наявність даного

компонента може спричинити появу у воді в процесі її знезараження
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тригалогенметанів чи бромату, допустимий вміст яких у воді питної якості

складає 0,1 та 0,01 мг/дм3 відповідно [427]. За даними дослідження [31]

електродіалізне опріснення води річки Льобрегат знижує потенціал утворення

тригалогенметанів в процесі її подальшого знезараження з 200 до 80 мкг/дм3.

Наведені результати свідчать про те, що видалення фториду та броміду із

природних вод до норм питного водопостачання в процесі електродіалізного

опріснення спостерігається при зниженні загального солевмісту діалізату до ~

0,2 г/дм3, як і у випадку видалення бору та мангану. Таким чином, очевидно, що

видалення мікрокомпонентів із води в процесі електродіалізу передбачає більш

глибоке її опріснення, ніж передбачено вимогами до загальної мінералізації

питної води (≤ 1,0 г/дм3).

Аналіз кривих 1, 2 на рис. 5.4 та 5.5 показує, що ефективність видалення

бору та фтору різко зростає при зменшенні загального солевмісту діалізату до 0,7-

1,1 г/дм3, тоді як значне підвищення електроміграції As(V) спостерігається лише

при зниженні концентрації фонового електроліту у воді до ~ 0,5 г/дм3.  Це є

зрозумілим, оскільки концентрація бору та фтору у воді в 16-58 разів перевищує

концентрацію арсену.

Таким чином, як показують результати дослідження, навіть при порівняно

низькій вихідній концентрації арсену у воді (50-100 мкг/дм3) та високій глибині

знесолення (0,1-0,05 г/дм3) метод електродіалізу не дозволяє одержувати

діалізати, що задовольняють вимоги до питної води за вмістом цього

мікроелементу.

5.2 Видалення сполук арсену з води в процесі зворотного осмосу та

нанофільтрації

Як вже зазначалося в розділі 1.1, використання методів нанофільтрації та

зворотного осмосу для вирішення проблем питного водопостачання значно зросло

в останні десятиліття в усьому світі, що пов'язано з погіршенням якості води в

традиційних джерелах водопостачання, встановленням більш жорстких вимог до
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якості питної води за окремими показниками, а також збільшенням масштабів

використання для питних цілей альтернативних джерел питної води – підземних

вод [3].

Систематичні дослідження впливу різних фізико-хімічних факторів на

затримку сполук арсену зворотноосмотичною мембраною ESPA-1 та

нанофільтраційною мембраною ОПМН-П складатимуть наукове підґрунтя для

прогнозування якості опрісненої води за вмістом даного мікрокомпонента в

процесі баромембранної обробки арсеновмісних вод різного складу, а також для

розробки раціональних технологічних схем, що здатні забезпечити зменшення

концентрації арсену в пермеатах до норм питного водопостачання.

5.2.1 Дослідження закономірностей видалення As(V) та As(III)

зворотноосмотичною мембраною ESPA-1

Оскільки, як було показано у розділі 1.4, форми сполук арсену суттєво

залежать від рН розчину, в роботі вивчено вплив кислотності середовища на

ефективність затримки даного мікрокомпонента в процесі зворотного осмосу

(рис. 5.6) [428].

Як видно з рис. 5.6, коефіцієнт затримки As(III) мембраною ESPA-1 у

всьому дослідженому інтервалі рН є нижчим в 1,5-2,0 рази, ніж коефіцієнт

затримки As(V), і складає в нейтральній та слабколужній області біля 55%. Це

обумовлено, зрозуміло, тим, що в цих умовах As(III) знаходиться в розчині у

вигляді слабкої арсенітної кислоти. При рН > 9,5 ефективність затримки As(III)

мембраною істотно зростає, що пов'язано з підвищенням ступеня дисоціації

вказаної кислоти.

Низька затримка As(III) мембраною призводить до того, що концентрація

арсену в пермеаті у випадку обробки арсенітвмісного модельного розчину

перевищує гранично-допустиму концентрацію цього мікроелементу в питній воді

в 4 - 5 разів (табл. 5.1).
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Рисунок 5.6 – Залежність коефіцієнта затримки As(III) та As(V) від рН в

процесі зворотноосмотичної обробки з використанням мембрани ESPA-1

Таблиця 5.1 – Вміст арсену в пермеатах, отриманих в процесі

зворотноосмотичної обробки модельних розчинів з використанням мембрани

ESPA-1

рН СAs(III), мкг/дм3 СAs(V), мкг/дм3

5,2 46,5 1,4

7,3 44,9 1,2

8,3 44,4 1,1

9,4 47,1 1,6

10,5 30,5 2,5

Примітки:

1. Модельний розчин містив 100 мкг/дм3 As і 1 г/дм3 NaCl.

2. СВП – 50%; Р – 3,0 МПа.

Разом із тим, коефіцієнт затримки As(V) мембраною ESPA-1 досягає ~ 99%

і концентрація арсену в пермеатах, отриманих при зворотноосмотичній обробці
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розчинів, які містять арсенат, у всьому дослідженому інтервалі рН є значно

нижчою, ніж норматив для питної води (табл. 5.1).

При зміні концентрації As(V) у вихідному розчині від 50 до 400 мкг/дм3

коефіцієнт затримки арсену мембраною ESPA-1 практично не змінюється і

досягає близько 99%, що забезпечує низький вміст As в пермеаті (до 5 мкг/дм3)

навіть при збільшенні концентрації цього компонента у вихідній воді до 400

мкг/дм3 (рис. 5.7).
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Фоновий електроліт – 1 г/дм3 NaCl; Мембрана ESPA-1; рН – 8,0-8,2; P – 3,0

МПа; СВП– 50%; Т – 15 оС.

Рисунок 5.7 – Коефіцієнт затримки арсену (1), концентрація його в пермеаті

(2) та питома продуктивність мембрани (3) в процесі обробки модельних розчинів

із різною вихідною концентрацією As(V)

Зворотноосмотична обробка сильнолужних розчинів з концентрацією

As(III) 60-350 мкг/дм3 також забезпечує отримання пермеатів, які задовольняють

існуючі вимоги до питної води за вмістом арсену (рис. 5.8).
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Рисунок 5.8 – Коефіцієнт затримки арсену (1), концентрація його в пермеаті

(2) та питома продуктивність мембрани (3) в процесі обробки модельних розчинів

з різною вихідною концентрацією As(III)

Результати дослідження впливу робочого тиску та ступеня відбору пермеату

на ефективність затримки As(V) зворотноосмотичною мембраною ESPA-1

наведено в табл. 5.2.

Таблиця 5.2 – Вплив робочого тиску та ступеня відбору пермеату на

ефективність видалення As(V) зворотноосмотичною мембраною ESPA-1

1,5 МПа 3,0 МПа 4,0 МПаСВП,

% CAsп, мкг/дм3 RAs,%  CAsп, мкг/дм3 RAs,%  CAsп, мкг/дм3 RAs,%

25 0,60 99,4 0,43 99,6 0,9 99,1

50 0,59 99,4 0,63 99,4 2,6 97,4

75 0,71 99,3 0,72 99,3 3,8 96,2

90 0,72 99,3 0,74 99,3 4,0 96,0

Примітка. Модельний розчин: 100 мкг/дм3 As(V), 1 г/дм3 NaCl; рН – 7,5; Т –

22-23 оС.
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Як видно з табл. 5.2, коефіцієнт затримки As(V) мембраною ESPA-1 в

інтервалі робочого тиску 1,5-3,0 МПа досягає 99,3-99,6%. При збільшенні

робочого тиску до 4,0 МПа ефективність затримки зменшується, що пов’язано з

впливом концентраційної поляризації на процес.

Практична незмінність коефіцієнта затримки As(V) мембраною ESPA-1 в

умовах зростання робочого тиску від 1,5-3,0 МПа, а також слабко виражена

залежність вказаної характеристики від ступеня відбору пермеату (табл. 5.2)

свідчать, очевидно, про незначний вплив внутрішньодифузійної кінетики на

процес видалення арсенату.

Дійсно, як показали дослідження, коефіцієнт дифузії As(V) в мембрані

ESPA-1 складає 0,225 10–11 м2/с при температурі 26 оС. Це в 3 рази нижче

аналогічного показника борат-аніону, визначеного за рН 11,0 (розділ 4.2.1).

Експерименти з визначення дифузійної проникності по відношенню до арсенату

здійснювали з використанням розчину, що містив 100 мкг/дм3 As  і 1  г/дм3 NaCl

(pH 7,0). Мембрану попередньо усаджували при тиску 3,0 МПа.

Як видно із табл. 5.3, коефіцієнт затримки хлориду натрію в процесі

зворотноосмотичної обробки арсенатвмісного розчину зменшується приблизно на

10% при збільшенні ступеня відбору пермеату від 25 до 90% і зростає на 8,5% при

підвищенні тиску від 1,5 до 3,0 МПа.

Таблиця 5.3 – Вплив робочого тиску та ступеня відбору пермеату на

коефіцієнт затримки хлориду натрію та питому продуктивність мембрани ESPA-1

1,5 МПа 3,0 МПа 4,0 МПаСВП, %
RNaCl,% J, дм3/

м2·год
RNaCl,% J, дм3/

м2·год
RNaCl,% J, дм3/

м2·год

25 - 34,4 92,2 64,5 - 82,6

50 82,3 33,7 89,9 64,4 88,2 80,1

75 80,2 33,1 86,7 63,5 85,4 76,7

90 74,8 32,3 83,2 62,7 82,3 75,2

Примітка. Модельний розчин: 100 мкг/дм3 As(V), 1 г/дм3 NaCl; рН – 7,5; Т –

22-23 оС.
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Результати дослідження впливу концентрації та природи фонового

електроліту на затримку сполук As(V) зворотноосмотичною мембраною ESPA-1

наведено в табл. 5.4.

Таблиця 5.4 – Затримка сполук As(V) зворотноосмотичною мембраною

ESPA-1 в залежності від концентрації фонового електроліту та ступеня відбору

пермеату

NaCl NaCl + Na2SO4
3 г/дм3 5 г/дм3 3 г/дм3 (1 г/дм3

NaCl)
5 г/дм3 (1 г/дм3

NaCl)

СВП, %

CAsп,
мкг/дм3

RAs,
%

CAsп,
мкг/дм3

RAs,% CAsп,
мкг/дм3

RAs,% CAsп,
мкг/дм3

RAs,
%

25 - - - - 3,6 96,4 4,1 95,9

50 4,0 96,0 3,9 96,1 3,6 96,4 4,2 95,8

75 4,4 95,6 4,7 95,3 3,8 96,2 4,5 95,5

90 4,4 95,6 7,5 92,5 4,3 95,7 5,0 95,0

Примітка. Модельний розчин містив 100 мкг/дм3 As(V);  рН –  7,5;  P  –  4,0

МПа; Т – 22-23 оС.

Порівняння даних табл. 5.4 з результатами, наведеними в табл. 5.2 (для

тиску 4,0 МПа), свідчать про те, що підвищення концентрації хлориду натрію в

розчині від 1,0 до 3,0 г/дм3 практично не впливає на коефіцієнт затримки

арсенату. Подальше зростання вмісту хлориду натрію у розчині (до 5,0 г/дм3)

призводить до помітного зменшення (на 3,2%) коефіцієнта затримки As(V) при

ступені відбору пермеату 90%. При цьому, як видно із табл. 5.5, зменшується

також селективність мембрани по хлориду натрію (від 82,8 до 77,3%).

Отримані результати пояснюються, очевидно, зменшенням частки вільної

води в розчині при збільшенні концентрації фонового електроліту, що порушує

структуру зв’язаної води на поверхні та всередині пор гідрофільної мембрани, а

також зменшує ступінь гідратації іонів [397].
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Таблиця 5.5 – Коефіцієнт затримки фонового електроліту

зворотноосмотичною мембраною ESPA-1 в залежності від концентрації та

природи солей і ступеня відбору пермеату

NaCl NaCl + Na2SO4СВП, %

3 г/дм3 5 г/дм3 3 г/дм3 (1 г/дм3

NaCl)
5 г/дм3 (1 г/дм3

NaCl)
25 91,7 88,1 92,5 96,7

50 90,9 86,8 93,7 96,3

75 87,7 83,4 92,5 94,9

90 82,8 77,3 89,3 91,3

Примітка. Модельний розчин містив 100 мкг/дм3 As(V); рН – 7,5; P – 4,0

МПа; Т – 22-23 оС.

Разом із тим, при обробці модельних розчинів, які містили 3-5 г/дм3 суміші

солей NaCl та Na2SO4, коефіцієнт затримки As(V) практично не змінюється (табл.

5.4) у порівнянні з аналогічною характеристикою, отриманою для розчину, що

містив 1 г/дм3 NaCl (табл. 5.2, тиск – 4,0 МПа). Даний результат може бути

пов’язаний із значно нижчою молярною концентрацією досліджених хлоридно-

сульфатних розчинів (0,045 моль/дм3) у порівнянні з розчином, який містить 5,0

г/дм3 NaCl (0,085 моль/дм3).

Як видно із табл. 5.5, затримка фонового електроліту мембраною ESPA-1

при обробці сульфатно-хлоридних розчинів є значно вищою, ніж при обробці

хлоридних розчинів. Крім того, зі збільшенням долі сульфату у суміші коефіцієнт

затримки солей збільшується, а вплив ступеня відбору пермеату на даний

показник стає менш вираженим. Це свідчить про вищу ефективність затримки

двозарядних аніонів зворотноосмотичною мембраною.

Таким чином, проведені дослідження демонструють високу ефективність

затримки сполук As(V) зворотноосмотичною мембраною ESPA-1 в широкому

діапазоні робочого тиску, ступеня відбору пермеату, pH, концентрації арсену та

фонового електроліту. Хоча вплив температури на процес затримки As(V)
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мембраною ESPA-1 систематично не досліджувався, не виявлено різниці між

коефіцієнтом затримки арсенату при температурі 15 та 22-23 оС (рис.5.6, табл.

5.2). За оптимального тиску (табл. 5.2) коефіцієнт затримки As(V) мембраною

ESPA-1 досягає 99,3% при ступеню відбору пермеату 90%.

Отримані результати узгоджуються з наявними в літературі даними, які

свідчать про високу ефективність затримки сполук As(V) іншими типами

зворотноосмотичних та нанофільтраційних мембран [261, 307, 312] (розділ 1.4).

Зокрема, в роботі [307] при обробці модельного розчину із вмістом As(V)

200 мкг/дм3 коефіцієнт затримки арсену зворотноосмотичною мембраною ES-10

досягав 99% при тиску 0,2-0,5 МПа та ступеню відбору пермеату 15%.

Оскільки в інтервалі рН 6,7-11,5 As(V) знаходиться у воді у вигляді

двозарядного HAsO4
2– [429], високі коефіцієнти затримки арсенату в процесі

зворотного осмосу та нанофільтрації пов’язуються з великим розміром його

гідратованого іону [430] і, як наслідок, ефективним виключенням за розміром, а

також з електростатичним відштовхуванням від поверхні мембрани (як правило,

негативно зарядженої).

За відсутності достовірних даних щодо радіусу гідратованого іону HAsO4
2–

(а також його теплоти гідратації) в окремих роботах порівнюється коефіцієнт

дифузії арсенат-іону в розчині з коефіцієнтами дифузії характерних для

природних вод іонів. При цьому наголошується на наявності кореляції між

коефіцієнтом дифузії іону та його гідратованим радіусом.

Як видно із табл. 5.6, коефіцієнт дифузії аніонів у розчині зменшується в

ряду: Cl– > HCO3
– > SO4

2– > HAsO4
2–.

Таблиця 5.6 – Теплота гідратації (ΔH) та коефіцієнт дифузії (D) характерних

для природних вод аніонів [305, 312, 374]

Іон Cl– HCO3
– SO4

2– HAsO4
2–

ΔH, кДж/моль 351 381 1109 -

D·109, м2/с 2,030 1,185 1,065 0,323
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У цьому ж ряду суттєво зростає теплота гідратації та затримка іонів

зворотноосмотичними та нанофільтраційними мембранами:

Cl– < HCO3
– < SO4

2–

Наприклад, за даними дослідження [312] коефіцієнт затримки хлориду,

бікарбонату та сульфату нанофільтраційною мембраною NF-300 (Osmonics Inc.

USA) складає, відповідно, 54, 85 та 98%.

Аналіз отриманих в даній роботі результатів дозволяє зробити припущення,

що основним механізмом затримки As(V) зворотноосмотичною мембраною

ESPA-1 є виключення за розміром (стеричний фактор), тоді як роль

електростатичного фактора в цьому процесі практично не виявляється. Дійсно, як

було показано вище, при збільшенні концентрації NaCl у розчині від 1 до 3 г/дм3

коефіцієнт затримки арсенату залишається постійним, в той час, як заряд

мембрани ESPA-1 при цьому, за даними дослідження [207], змінюється з

негативного (дзета потенціал – 18 мВ) на позитивний (дзета потенціал + 10 мВ).

5.2.2 Дослідження закономірностей видалення As(V) нанофільтраційною

мембраною ОПМН-П

В попередньому підрозділі була показана висока ефективність очищення

води від сполук As(V) методом зворотного осмосу з використанням мембрани

ESPA-1.

Оскільки робочий тиск в процесі нанофільтрації є нижчим, ніж в процесі

зворотного осмосу, затрати енергії на НФ приблизно на 21% нижчі в порівнянні з

аналогічною характеристикою процесу ЗО [312]. Крім того, в процесі НФ

досягається більша продуктивність при меншому робочому тиску. В зв’язку із

цим дослідження щодо перспектив використання нанофільтраційних мембран для

видалення сполук As(V) мають значний практичний інтерес.

В даній роботі досліджено процес затримки арсенату нанофільтраційною

мембраною ОПМН-П (табл. 2.2) в залежності від робочого тиску, ступеня відбору

пермеату, рН, складу вихідного розчину, температури [431]. Мембрана ОПМН-П
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найбільш широко використовується на практиці в порівнянні з іншими

мембранами ЗАТ НТЦ Владипор завдяки ряду факторів, зокрема, відносній

дешевизні, стабільності властивостей, хімічній стійкості, технологічності

переробки в рулонні фільтруючі елементи [432].

Як видно із табл. 5.7, коефіцієнт затримки As(V) нанофільтраційною

мембраною ОПМН-П при обробці модельного розчину складає (96,7-98,3)%. Це

забезпечує зниження концентрації арсену в пермеаті до рівня, який значно

нижчий рівня ГДК цього елементу в питній воді.

Таблиця 5.7 – Затримка сполук As(V) нанофільтраційною мембраною

ОПМН-П в залежності від робочого тиску та ступеня відбору пермеату

0,5 МПа 1,0 МПа 1,5 МПаСВП, %
CAsп.,
мкг/дм3

R,% J, дм3/
м2·год

CAsп.,
мкг/дм3

R,% J, дм3/
М2·год

CAsп.,
мкг/дм3

R,% J, дм3/
м2·год

25 1,5 98,3 15,2 - - 28,5 2,6 97,1 40,5

50 1,8 98,0 15,1 1,8 98,0 27,8 2,5 97,2 39,8

75 1,6 98,2 15,1 1,9 97,9 27,7 2,4 97,3 39,8

90 2,2 97,5 14,9 2,3 97,4 27,1 2,9 96,7 39,1

Примітка. Модельний розчин містив 90 мкг/дм3 As(V) та 1 г/дм3 NaCl; рН –

7,5; T – 15-16 оС.

Близькі результати (коефіцієнт затримки As(V)  – 93-99%) одержані також в

дослідженнях [304, 312] при обробці реальних та модельних вод з використанням

нанофільтраційних мембран 192-NF 300, NF-300 та TFC.

Висока селективність нанофільтраційної мембрани ОПМН-П по

відношенню до двозарядного арсенат-аніону HAsO4
2–, у вигляді якого As(V)

присутній у воді в інтервалі рН 6,7-11,5 [429], як вже відмічалося, може бути

обумовлена стеричним (великий радіус гідратованого іону) і електростатичним

(Доннанівське виключення) факторами. Як видно із табл. 2.2, селективність

мембрани ОПМН-П при обробці розчину MgSO4, який містить двозарядні іони,

складає 98,5%.
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Зміна робочого тиску в інтервалі 0,5-1,5 МПа мало впливає на видалення

As(V) мембраною ОПМН-П при здійсненні процесу за температури 15-16 оС

(коефіцієнт затримки R при ступеню відбору пермеату 90% зменшується від 97,5

до 96,7%) (табл. 5.7).

Однак, при температурі 20-22 оС спостерігається суттєве зниження

ефективності затримки As(V) мембраною ОПМН-П при тиску 1,5 МПа (рис. 5.9).
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Модельний розчин містив 100 мкг/дм3 As(V) та 1 г/дм3 NaCl;  рН – 7,8;  Т –

20-22 оС.

Рисунок 5.9 – Вплив робочого тиску на коефіцієнт затримки (1-4) та

залишкову концентрацію арсену в пермеаті (5-8) при ступенях відбору пермеату

25 (1, 5), 50 (2,6), 75 (3,7) та 90% (4,8)

Очевидно, це обумовлено зростанням впливу концентраційної поляризації

на процес, що, в свою чергу, може бути обумовлено частковою дегідратацією

арсенат-аніону при підвищенні температури, а також зменшенням товщини шару

зв’язаної води в порах мембрани, що збільшує ефективний радіус пор останньої

[397].

Враховуючи досить різке (на 16%) зменшення селективності мембрани по

відношенню до As(V) при збільшенні тиску від 1,0 до 1,5 МПа можна припустити

також, що отриманий ефект пов’язаний саме із впливом більш високого тиску.
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Оскільки розрізняється первинна (ближня) та вторинна (дальня) гідратації, які

характеризуються міцністю зв’язку молекул води з іоном [397], то при збільшенні

тиску можлива часткова втрата іоном гідратної води із вторинної гідратної

оболонки, що зменшує ефективність його затримки мембраною [312, 430, 433].

Саме цим фактором в дослідженні [430] пояснюється збільшення проникності

іонів (в тому числі і багатозарядних –  SO4
2-, PO4

3-) через мембрану NF-90 при

переході від обробки в режимі перехресних (cross flow) потоків до обробки в

тупиковому (dead end) режимі (рис. 5.10).

Рисунок 5.10 – Транспорт іонів в процесі нанофільтрації в режимі “dead

end” та “cross flow” [430].

При подальшому підвищенні температури (до 22-25 оС) описані вище

процеси посилюються, і зменшення коефіцієнта затримки As(V)

нанофільтраційною мембраною ОПМН-П спостерігається, як показали

дослідження, при нижчому (1,0 МПа) тиску (табл. 5.8).

Збільшення ступеня відбору пермеату від 25 до 90% мало впливає на

ефективність затримки As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П (табл. 5.7,

5.8, рис. 5.9). Однак, цей вплив стає більш помітним при високих температурах

(22-25 оС) та тисках (1,0-1,5 МПа), що є зрозумілим, оскільки, як вже згадувалося

вище, в цих умовах зростає вплив концентраційної поляризації на процес

видалення арсенату.
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Таблиця 5.8 – Затримка сполук As(V) нанофільтраційною мембраною

ОПМН-П в залежності від робочого тиску та ступеня відбору пермеату

0,5 МПа 1,0 МПаСВП,
% CAsп.,

мкг/дм3
R,% J,

Дм3/м2·год
CAsп.,

мкг/дм3
R,% J,

дм3/м2·год
25 2,4 97,6 21,9 14,8 85,2 44,8

50 2,5 97,5 21,2 17,0 83,0 44,8

75 2,8 97,2 21,2 17,5 82,5 44,7

90 3,4 96,6 21,0 19,0 81,0 44,0

Примітка. Модельний розчин містив 100 мкг/дм3 As(V) та 1 г/дм3 NaCl; рН

– 7,5; Т – 24-25 оС.

Затримка хлориду натрію мембраною ОПМН-П зменшується приблизно в

1,5 рази при збільшенні ступеня відбору пермеату від 25 до 90% і зростає в такій

же мірі при збільшенні тиску від 0,5 до 1, 5 МПа (рис. 5.11).
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Модельний розчин містив 100 мкг/дм3 As(V) та 1 г/дм3 NaCl.  рН – 7,8;  Т –

20-22 оС.

Рисунок 5.11 – Затримка хлориду натрію нанофільтраційною мембраною

ОПМН-П при тиску 0,5 (1), 0,75 (2), 1,0 (3) та 1,5 (4) МПа в залежності від

ступеня відбору пермеату.
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Аналогічні тенденції спостерігалися також при дослідженні затримки

хлориду натрію зворотноосмотичною мембраною ESPA-1 (табл. 5.3), і вони

свідчать, очевидно, про суттєвий вплив концентраційної поляризації та

внутрішньодифузійної кінетики на даний процес.

Результати дослідження впливу концентрації As(V) у вихідному розчині на

коефіцієнт затримки арсену мембраною ОПМН-П наведено на рис. 5.12.
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Модельний розчин містив 1 г/дм3 NaCl; рН – 7,5; Р – 1,5 МПа;

Т – 21,3-23,0 оС.

Рисунок 5.12 – Залежність коефіцієнта затримки As(V) мембраною ОПМН-

П від його концентрації у вихідній воді при ступенях відбору пермеату 25 (1), 50

(2), 75 (3) та 90% (4)

Як видно із рис. 5.12, при підвищенні концентрації As(V) у вихідному

розчині від 20 до 270 мкг/дм3 коефіцієнт затримки арсенату мембраною ОПМН-П

зростає з 41,0 до 78,3% (ступінь відбору пермеату – 90%).

Вказана залежність характерна для розчинів з низькою концентрацію

компонента і може бути пояснена, як уже зазначалося у розділі 4.2, на основі

капілярно-фільтраційної моделі механізму селективної проникності. Оскільки при

заданій температурі (21,3-23,0 оС) робочий тиск, при якому здійснювалися

описані вище дослідження, не був оптимальним для видалення As(V) мембраною
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ОПМН-П (рис. 5.9), то ефективність затримки арсену була низькою, що

відобразилося на якості отриманих пермеатів (табл. 5.9).

Таблиця 5.9 – Концентрація As(V) в пермеаті в залежності від його

концентрації у вихідній воді в процесі нанофільтраційної обробки з

використанням мембрани ОПМН-П

СAs(V)вих, мкг/дм3

20,0 50,0 130,0 190,0 270,0

СВП, %

CAsп, мкг/дм3

25 9,7 15,1 28,8 37,6 44,7

50 10,2 19,5 34,6 44,6 49,2

75 11,4 22,3 40,1 50,3 54,4

90 11,8 23,5 44,4 53,7 57,7

Примітка. Модельний розчин містив 1 г/дм3 NaCl; рН=7,5; Р=1,5 МПа;

Т=21,3-23,0 оС.

Як видно із табл. 5.9, за вказаних умов проведення експериментів

концентрація арсену в усіх отриманих пермеатах значно перевищує його

гранично-допустиму концентрацію в питній воді.

Таким чином, результати досліджень, наведені в табл. 5.7, 5.8 та на рис. 5.9,

свідчать про необхідність вибору оптимального робочого тиску в залежності від

температури з метою досягнення максимальної ефективності видалення As(V) із

води нанофільтраційною мембраною ОПМН-П.

Як видно із рис. 5.13, зміна рН в інтервалі 4,0-9,3 практично не впливає на

коефіцієнт затримки As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П.

Дещо вища затримка арсену при рН 4,0-4,9 обумовлена, вірогідніше всього,

більш низькою температурою здійснення процесу (вказані дослідження проведені

при температурі 12-13 оС, в той час як дослідження в інтервалі рН 5,9-9,3 виконані

за температури 15-16 оС).
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Рисунок 5.13 – Вплив рН на коефіцієнт затримки As(V) (1), його

концентрацію в пермеаті (2) та питому продуктивність мембрани (3) в процесі

нанофільтраційної обробки з використанням мембрани ОПМН-П

Підвищення коефіцієнта затримки As(V) на 1-2% нанофільтраційною

мембраною (192-NF 300) при температурі < 15 оС спостерігалося також в

дослідженні [304]. Як видно із рис. 5.13, при рН 4,0-4,9 (температура 12-13 оС )

спостерігається і нижча питома продуктивність мембрани.

Враховуючи отримані результати (рис. 5.13), а також результати інших

дослідників [53, 310, 311], можна стверджувати, що стеричний фактор є

домінуючим в процесі затримки сполук As(V) нанофільтраційною мембраною

ОПМН-П. Дійсно, як наголошується в [53], для мембран, які затримують As

переважно за зарядовим механізмом (з порівняно великим розміром пор),

властиве підвищення коефіцієнта затримки As(V) з ростом рН розчину від 4 до 6-

7, що пов’язано з трансформуванням однозарядного арсенат-аніону в

двозарядний.

При підвищенні концентрації хлориду натрію у розчині від 1 до 3 г/дм3 чи

заміні хлориду натрію на суміш NaCl та Na2SO4 ефективність затримки сполук
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As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П практично не змінюється (табл.

5.7 та 5.10).

Таблиця 5.10 – Затримка сполук As(V) нанофільтраційною мембраною

ОПМН-П в присутності 3 г/дм3 фонового електроліту

NaCl NaCl (1 г/дм3) + Na2SO4 (2 г/дм3)СВП, %
CAs п.,

мкг/дм3
RAs,% J, дм3/

м2·год
CAs п.,

мкг/дм3
RAs,% J, дм3/

м2·год
25 1,9 98,1 22,6 1,8 98,2 27,0

50 2,0 98,0 22,1 1,8 98,2 25,5

75 2,3 97,7 22,1 2,2 97,8 24,0

90 2,6 97,4 22,0 2,5 97,5 20,9

Примітка. Модельний розчин містив 100 мкг/дм3 As(V); рН – 7,0-7,5; Р – 1,0

МПа; Т – 15-16 оС.

Оскільки, крім хлорид-іонів та сульфат-іонів, характерними компонентами

природних вод є солі жорсткості та бікарбонат-іони, в роботі досліджено їх вплив

на затримку сполук As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П.

Як видно із рис. 5.14, в присутності іонів Ca2+ коефіцієнт затримки арсенату

помітно знижується.

В роботі [305] повідомляється про зменшення негативних значень дзета-

потенціалу нанофільтраційної мембрани NF-45 в присутності іонів Ca2+, що

обумовлено взаємодією останніх з функціональними групами мембрани.

Очевидно, при обробці модельних розчинів, що містять Ca2+, відбувається

зниження негативного заряду мембрани ОПМН-П, що призводить до погіршення

ефективності затримки нею As(V). Таким чином, в процесі обробки арсенат-

вмісних розчинів нанофільтраційною мембраною ОПМН-П виявляється вклад

електростатичної складової в механізм затримки арсену.
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Модельний розчин: 120 мкг/дм3 As(V), 1 г/дм3 NaCl, CaCl2; рН – 7,5; Р – 1,0
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Рисунок 5.14 – Вплив іонів Ca2+ на коефіцієнт затримки As(V)

нанофільтраційною мембраною ОПМН-П при ступенях відбору пермеату 25 (1),

50(2), 75(3) та 90% (4)

Як показали подальші дослідження, ефективність мембрани, яка

контактувала з Ca2+, в процесі вилучення As(V) практично відновлюється, якщо її

повторно використати для обробки розчинів хлориду натрію, що не містять

кальцію.

В табл. 5.11 наведено результати двох послідовних дослідів, які були

виконані з використанням мембрани, що застосовувалась у серії експериментів,

результати яких наведено на рис. 5.14.

Як видно із табл. 5.11, вже при обробці другої порції розчину, який містить

в якості фонового електроліту лише хлорид натрію, затримка As(V) мембраною

ОПМН-П складає 96,8-98,0%, що наближається до початкової характеристики

мембрани (97,9-98,6%) за вказаним показником (рис. 5.14).
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Таблиця 5.11 – Результати нанофільтраційної обробки арсенатвмісного

розчину мембраною ОПМН-П, що попередньо використовувалася для обробки

розчинів з вмістом Ca2+ 4,5-20 мг-екв/дм3 (рис. 5.14)

Дослід 1 (Vр-ну = 100 см3) Дослід 2 (Vр-ну = 200 см3)СВП, %

CAsп,

мкг/дм3

RAs,

%

Rсолей,

%

CAsп,

мкг/дм3

RAs,

%

Rсолей,

%

25 7,4 93,8 49,1 2,4 98,0 46,2

50 8,1 93,3 41,6 3,1 97,4 40,1

75 8,5 92,9 33,4 3,4 97,2 31,7

90 9,2 92,3 24,6 3,9 96,8 23,9

Примітка. Модельний розчин містив 120 мкг/дм3 As(V) та 1 г/дм3 NaCl; рН –

7,4; Р – 1,0 МПа; Т – 17,0-18,0 оС.

Результати дослідження впливу бікарбонат-іонів на затримку сполук As(V)

нанофільтраційною мембраною ОПМН-П наведено в табл. 5.12.

Як видно із таблиці, заміна фонового електроліту в арсенатвмісному розчині

з хлориду натрію на бікарбонат натрію призводить до суттєвого зменшення

затримки As(V) мембраною. Причому, вказаний ефект спостерігається вже при

порівняно низькій концентрації NaHCO3 – 0,5 г/дм3.

Отриманий результат виявився дещо несподіваним, оскільки, як було

показано вище, затримка As(V) мембраною ОПМН-П в присутності 3 г/дм3 NaCl

чи суміші NaCl  з Na2SO4 (табл. 5.10) залишається практично такою ж, як і в

присутності 1 г/дм3 NaCl.

Зменшення ефективності затримки As(V) мембраною ОПМН-П в

бікарбонатних розчинах може бути пов’язане із значно кращою затримкою

бікарбонат-іону цією мембраною (75-90%) в порівнянні з затримкою хлорид-іону

(23,7-48,8%) (табл. 5.12).

Як відмічається в роботах [305, 397], при обробці багатокомпонентного

розчину затримка певного іону покращується в присутності іону, що

характеризується більш високою проникністю через мембрану і має однаковий з
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досліджуваним іоном знак заряду. Даний висновок витікає із аналізу рівнянь для

розрахунку селективності мембрани за окремими іонами при обробці

багатокомпонентних неконцентрованих розчинів суміші сильних електролітів.

Вказані рівняння отримано методом, який базується на врахуванні зміни

міжфазного потенціалу при переході від бінарного розчину до

багатокомпонентного [397].

Таблиця 5.12 – Результати обробки хлоридних та бікарбонатних модельних

арсенатвмісних розчинів з використанням мембрани ОПМН-П

Фоновий

електроліт

Ступінь відбору

пермеату, %

CAsп,

мкг/дм3

RAs, % Rсолі, % J, дм3/

м2·год

25 1,9 98,3 48,8 81,3

50 2,2 98,1 41,5 79,7

75 2,5 97,8 32,8 77,8

1 г/дм3

NaCl

90 2,9 97,5 23,7 76,5

25 2,8 97,6 90,0 78,5

50 3,3 97,1 87,6 76,9

75 6,8 94,0 82,8 75,9

0,5 г/дм3

NaHCO3

90 8,9 92,2 74,7 74,1

25 5,6 95,1 85,9 75,7

50 7,3 93,7 84,9 73,1

75 8,6 92,5 81,3 72,1

1,0 г/дм3

NaHCO3

90 7,9 93,1 75,6 69,8

Примітка. СAs – 115 мкг/дм3; pН – 8,25-8,30; Р – 1,0 МПа; Т – 17,0-18,0 оС.

В дослідженні [305] показано, що затримка As(V) нанофільтраційною

мембраною NF-45 суттєво покращується при обробці розчинів, які містять 0,01

моль/дм3 NaCl та 0,001 моль/дм3 NaHCO3 (бікарбонат використовувався з метою

створення рН, характерного для природних вод – 8,1-8,2), в порівнянні з
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обробкою розчинів, які містять в якості фонового електроліту лише 0,001

моль/дм3 NaHCO3. Зокрема, при концентрації As(V) в розчині 100 мкг/дм3

коефіцієнт затримки арсену в процесі обробки хлоридвмісних розчинів складає

90%, в той час, як при обробці вільних від хлориду розчинів – лише 85%. При

зменшенні концентрації арсену в розчині вказані показники відрізняються в

більшій мірі, складаючи 65 та 45% відповідно при концентрації As(V) 10 мкг/дм3

[305].

Таким чином, виявлене в даній роботі зменшення ефективності видалення

As(V) мембраною ОПМН-П при обробці модельних розчинів, що містять

бікарбонат-іони (табл. 5.12), обумовлене, скоріш за все, не негативним впливом

бікарбонату на вказаний процес, а відсутністю його позитивного впливу на

затримку арсенату, як це має місце в процесі обробки модельних розчинів, що

містять хлорид.

Оскільки при дослідженні сульфатвмісних модельних розчинів до складу

останніх входив хлорид (табл. 5.10), зниження коефіцієнта затримки As(V) у

цьому випадку не спостерігалося, не дивлячись на те, що затримка сульфат-аніону

мембраною ОПМН-П є вищою, ніж затримка бікарбонату.

Результати нанофільтраційної обробки з використанням мембрани ОПМН-

П підземної води, хімічні показники якої подано в табл. 5.13, наведено в табл.

5.14. Сполуки As(V) дозувалися у реальну воду у вигляді розчину Na3AsO4.

Як видно із табл. 5.14, коефіцієнт затримки As(V) мембраною ОПМН-П при

обробці підземної води складає 93,3 та 95,7% при ступені відбору пермеату 90%

та концентрації арсену у вихідному розчині, відповідно, 116 та 220 мкг/дм3. Це

забезпечує отримання пермеатів, які відповідають якості питної води за вмістом

сполук As. Збільшення концентрації арсену у воді призводить до покращення

його затримки, що узгоджується з результатами, наведеними на рис. 5.12.

Таким чином, результати проведених досліджень демонструють високу

ефективність нанофільтраційної мембрани ОПМН-П в процесі затримки As(V)

при обробці вод різного складу в широкому діапазоні робочого тиску, ступеня

відбору пермеату, pH та температури.
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Таблиця 5.13 – Хімічні показники реальної підземної води (бювет м. Київ,

вул. Ірпінська, 76)

Показник Значення

рН 7,2

Жорсткість, мг-екв/дм3 4,5

Лужність, мг-екв/дм3 6,0

Бікарбонати, мг/дм3 366

Хлориди, мг/дм3 10,0

Натрій, мг/дм3 10,0

Калій, мг/дм3 6,6

Фториди, мг/дм3 0,2

Нітрати, мг/дм3 0,6

Залізо, мг/дм3 0,06

Каламутність, мг/дм3 < 0,3

Перманганатна окиснюваність, мг/дм3 0,1

Таблиця 5.14 – Затримка As(V) мембраною ОПМН-П в процесі обробки

реальної води (бювет м. Києва, вул. Ірпінська, 76)

СAs(V)вих, мкг/дм3

116,0 220,0

СВП, %

CAsп,

мкг/дм3

RAs,

%

Rсолей,

%

J, дм3/

м2·год

CAsп,

мкг/дм3

RAs,

%

Rсолей,

%

J, дм3/

м2·год

25 4,9 95,8 85,6 84,3 4,1 98,1 85,4 75,7

50 6,5 94,4 84,3 82,4 6,9 96,9 83,8 74,2

75 7,0 94,0 81,9 79,8 8,4 96,2 81,7 74,1

90 7,7 93,3 79,7 77,8 9,4 95,7 79,3 72,9

Примітка. Р – 1,0 МПа; Т – 16,0-17,0 оС.
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Для встановлення достовірності одержаних експериментальних результатів

методом статистичної обробки була виконана серія дослідів (n=5) з визначення

затримки As(V) мембраною ОПМН-П при вихідній концентрації арсену 100

мкг/дм3, хлориду натрію 1 г/дм3, рН 7,3, тиску 1,0 МПа та температурі 15-16 оС.

Ступінь відбору пермеату – 90%.

Довірчий інтервал при визначенні концентрації арсену у вихідному розчині

при статистичній вірогідності 0,95 складав 97,72±7,14 (мкг/дм3), в пермеаті –

2,76±0,48 (мкг/дм3). Відносна похибка визначення коефіцієнта затримки As(V),

розрахована через частинну похідну (розділ 2.3), складає 0,18%. Коефіцієнт

затримки As(V) мембраною ОПМН-П при вихідній концентрації арсену

100 мкг/дм3, хлориду натрію – 1 г/дм3, рН 7,3, тиску 1,0 МПа, температурі 15-

16 оС та ступеню відбору пермеату досягає 97,7 ±0,2 (%) при статистичній

вірогідності 0,95.

Як вже наголошувалося раніше, висока ефективність затримки арсенату

мембранами ESPA-1 та ОПМН-П при концентрації As у воді 50-400 мкг/дм3

узгоджується з наявними в літературі даними щодо затримки As(V)

зворотноосмотичними та нанофільтраційними мембранами інших типів.

Разом із тим, в роботі [374] на основі досліджень затримки ряду

компонентів ацетатцелюлозною мембраною було зроблено висновок, що

зворотний осмос є малоефективним при дуже низьких концентраціях електроліту

(10-5 моль/дм3). На наш погляд, вказаний висновок суперечить теорії капілярно-

фільтраційної моделі селективної проникності зворотноосмотичних мембран,

розробленій автором згаданого вище дослідження. Дійсно, у відповідності з цією

моделлю селективність мембрани визначається розчинністю компонента у фазі

зв’язаної води на поверхні та в порах мембрани, яка, в свою чергу, залежить від

природи мембрани, а також від ступеня гідратації іону, який затримується. Тому,

зрозуміло, що залежність коефіцієнта затримки від концентрації не може бути

ідентичною для різних типів мембран та компонентів. В роботі [374] не

досліджувалася затримка арсенату, і як вже відмічалося, використовувалась

ацетатцелюлозна мембрана.
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Виконані в даній дисертаційній роботі дослідження підтверджують, що при

зростанні концентрації компонента (бору та арсену) у розчині коефіцієнт його

затримки зворотноосмотичними та нанофільтраційними мембранами

збільшується. Однак інтервал концентрацій, в якому вказане зростання

спостерігається, для кожного елементу є індивідуальним і залежить від природи

мембрани. Наприклад, коефіцієнт затримки бору мембраною ESPA-1 при рН 11,0

зростає при підвищенні концентрації бору в інтервалі від 1,2 до 5,0 мг/дм3 (рис.

4.19), а коефіцієнт затримки As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П –

при зростанні концентрації арсену в інтервалі 0,05-0,3 мг/дм3 (рис. 5.12 ). В той же

час, затримка As(V) мембраною ESPA-1 при збільшенні концентрації As(V) у

розчині в інтервалі 0,05-0,3 мг/дм3 практично не змінюється (~99%), що свідчить

про те, що для цієї мембрани зростання коефіцієнта затримки арсену

спостерігається при більш низьких концентраціях цього елементу. Отримані

закономірності узгоджуються з капілярно-фільтраційною моделлю механізму

селективної проникності в процесі зворотного осмосу.

5.3 Розробка ефективних та екологічно-доцільних технологічних схем

глибокого вилучення сполук арсену з води в процесі баромембранного опріснення

Як було показано в розділі 5.2, пермеати, отримані при опрісненні розчинів,

що містять As(III) та мають характерне для природних вод рН, з використанням

мембрани ESPA-1, мають потребу в доочищенні з метою кондиціювання за

вмістом даного компонента. Очевидно, що це в рівній мірі стосується також

пермеатів, отриманих в процесі нанофільтраційної обробки арсеніт-вмісних

розчинів з використанням мембрани ОПМН-П.

Кондиціювання пермеату за вмістом арсену можна здійснювати сорбційним

методом з використанням сорбентів на основі гідроксиду заліза, які вважаються в

наш час найбільш перспективними для очищення арсеновмісних природних

прісних вод [291, 434].
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Однак, крім того, що сорбційне кондиціювання пермеату є додатковою

стадією процесу одержання питної води і спричиняє підвищення її вартості,

серйозною проблемою, яка виникає при практичній реалізації цього процесу, є

необхідність утилізації відпрацьованих сорбентів. В спеціальній літературі

пропонується ховати наповнення фільтрів (з концентрацією не більше 5 мг

As/дм3) на обладнаному сховищі відходів [297, 298]. Однак, ми вважаємо таке

рішення неприйнятним, оскільки це неминуче призводить до вторинного

забруднення довкілля токсичними сполуками арсену.

Створення сильнолужного середовища (рН 11,0) у воді, яка обробляється,

для посилення дисоціації арсенітної кислоти та утворення відповідних аніонів, що

краще затримуються мембранами, хоч і дозволяє забезпечити зниження вмісту

арсену в пермеаті до гранично-допустимої концентрації для питної води (розділ

5.2.1), однак породжує небезпеку осадження на мембранах малорозчинних сполук

кальцію та магнію.

Ще одним шляхом вирішення проблеми підвищеного вмісту арсену в

пермеатах є попереднє окиснення As(III) у воді, яка обробляється, до As(V),

оскільки трансформація арсеніту в арсенат є гарантією високої затримки цього

токсичного компонента в процесі подальшої зворотноосмотичної та

нанофільтраційної обробки.

В даній роботі проведено дослідження з розробки ефективних та

екологічно-доцільних технологічних схем, які забезпечують отримання пермеатів,

що відповідають якості питної води за вмістом сполук арсену, а також

мінімізують, чи повністю виключають ризик вторинного забруднення

навколишнього середовища [428].

Дослідження сорбції As(III) залізовмісним сорбентом в динамічних умовах

здійснювали з використанням модельного розчину, що містив 100 мкг/дм3 As,

1 г/дм3 NaCl і мав рН 7,8. Об’ємна швидкість подачі модельного розчину складала

1 см3/хв (лінійна – 0,9 м/год).

Залізовмісний сорбент одержували на основі вітчизняного катіоніту КУ- 2-8

у три стадії за методикою, наведеною в роботі [241]. На першій стадії через
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катіоніт КУ- 2-8, підготовлений у відповідності з [327] в H+ формі, пропускали

розчин FeCl3 (4% мас.) із рН 2,0 до вирівнювання концентрації хлориду заліза на

вході та виході із колонки. На другій стадії для одночасної десорбції Fe(III) і

осадження гідратованого оксиду заліза у фазі сорбенту через нього пропускали

розчин, що містив хлорид натрію (5%) та гідроксид натрію (5%). Промивання

сорбенту здійснювали водою, після чого сорбент висушували при температурі 50-

60 оС протягом 60 хвилин.

Вихідна крива сорбції As(III) з модельного розчину залізовмісним

сорбентом на основі катіоніту КУ- 2-8 наведена на рис. 5.15.
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Концентрація Fe(OH)3 в сорбенті – 11,5 мас.%; Модельний розчин містив

110 мкг/дм3 As(III), 1 г/дм3 NaCl; рН – 7,8.

Рисунок 5.15. Вихідна крива сорбції As(III) сорбентом КУ-2-8,

модифікованим сполуками заліза

Як видно із рисунка, один об'єм залізовмісного сорбенту на основі катіоніту

КУ- 2-8 в умовах експерименту очищає до ГДК близько 1000 об'ємів модельного

розчину, що містить 100 мкг/дм3 As(III).

Однак, при використанні сорбційного методу очищення води від сполук

арсену, як вже наголошувалося, серйозною проблемою є утилізація

відпрацьованого сорбенту.
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В той же час, регенерація відпрацьованого сорбенту і наступна утилізація

утворених регенераційних арсеновмісних розчинів з метою запобігання збитків

навколишньому середовищу є також проблематичними, оскільки утворені

регенераційні розчини містять порівняно низькі концентрації арсену та досить

високі концентрації гідроксиду натрію.

Так, у відповідності з [241], для регенерації відпрацьованого в процесі

сорбції арсену залізовмісного сорбенту на основі сульфокатіонітової смоли

Purolite C-145 використовують 2,5 М розчин гідроксиду натрію. При цьому

ступінь регенерації сорбенту досягає 98% при витраті 8 об'ємів розчину лугу на 1

об'єм сорбенту. Для порівняння, при регенерації борселективного сорбенту

Amberlite 743, з використанням якого вирішують проблему підвищеного вмісту

бору в пермеаті зворотноосмотичних установок, використовують 0,25 М розчин

соляної кислоти (витрата - 5 об/об сорбенту) [402].

Проведені нами дослідження з регенерації відпрацьованого в процесі

сорбції As(III) залізовмісного сорбенту на базі катіоніту КУ-2-8 0,2 М розчином

гідроксиду натрію, показали (рис. 5.16), що в цьому випадку ступінь вилучення

арсену складає лише близько 10,7% при витраті 16 об'ємів лужного розчину на

об'єм сорбенту.

Автори дослідження [253] наголошують, що вони свідомо не розглядають

можливість регенерації сорбентів після сорбції сполук арсену, оскільки це

призводить до продукування значної кількості високотоксичних регенераційних

розчинів.

З огляду на вищевикладене, можна зробити висновок, що при використанні

методів нанофільтрації та зворотного осмосу у якості самостійних методів

одержання питної води із солонуватих підземних арсеновмісних вод найбільш

раціональним вирішенням проблеми підвищеного вмісту As в пермеаті є

створення умов, що дозволяють видалити As(III) із води до необхідних меж у

процесі самого мембранного опріснення. Це дозволить уникнути необхідності

кондиціонування пермеату за вмістом арсену сорбційним методом, виключивши
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виникнення згаданих вище проблем та пов'язаних з ними ризиків вторинного

забруднення довкілля.
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Рисунок 5.16 – Зміна концентрації арсену (1) та лугу (2) в елююючому

розчині в процесі регенерації модифікованого залізом сорбенту КУ- 2-8 розчином

гідроксиду натрію (0,2 моль/дм3)

Як вже наголошувалося раніше, підвищення ефективності затримки сполук

арсену в процесі зворотноосмотичної та нанофільтраційної обробки можливе

завдяки попередньому окисненню арсеніту у водному розчині до арсенату.

В [275] досліджено процес окиснення As(III) озоном, чистим киснем та

повітрям в процесі обробки підземної води, що містила 46-62 мкг/дм3 арсену, 0,1-

1,1 мг/дм3 заліза, 0,009-0,016 мг/дм3 мангану. Показано, що окиснення As(III),

частка якого становила близько 70% від загальної кількості арсену у воді,

відбувається швидко лише при використанні озону (50% за 4 хвилини), в той час

як при використанні чистого кисню та повітря – за 2-5 і 4-9 днів відповідно (в

залежності від вмісту заліза у воді).

За даними дослідження [435], 19% арсеніту окиснюється до арсенату

чистим киснем протягом 15 хвилин при вихідній концентрації арсеніту 67

мкг/дм3. При аерації підземної води повітрям або киснем протягом 5 діб

окиснюється 55% арсеніту. В роботі [436] також показано, що розчинений у воді
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кисень і мікрокількості пероксиду не окиснюють As(III) ефективно протягом

періоду, вимірюваного годинами.

Таким чином, аерація розчину не забезпечує ефективного окиснення As(III)

до As(V), і для реалізації цього процесу вимагається використання сильних

реагентів, наприклад, озону чи перманганату калію [275, 277].

Однак, зрозуміло, що використання реагентних методів в процесах

баромембранного опріснення є вкрай небажаним.

В роботі [437] вперше виявлена можливість фотокаталітичного окиснення

As(III) до As(V) у присутності TiО2 та кисню. Дослідження цього процесу

особливо активізувалися після того, як було встановлено [438], що він протікає

протягом декількох хвилин, завдяки чому має перспективи використання у галузі

водоочищення. Так, при дозі TiО2 0,01 г/дм3 і вихідній концентрації As(III)

100 мкг/дм3 практично повне окиснення арсеніту (СAs(III) < 2 мкг/дм3) в умовах

експерименту спостерігалося вже через 200 сек.

В дослідженні [263] показано, що використання даної фотокаталітичної

реакції призводить також до деградації монометиларсенату та диметиларсенату з

утворенням As(V).

Фотокаталізатор TiО2 виступає також як сорбент для арсенату (і, частково,

арсеніту) [281, 282]. Однак, незважаючи на ефективне окиснення арсеніту до

арсенату в результаті фотокаталітичної реакції у присутності TiО2, одночасне

видалення арсену з води в цьому процесі є проблематичним, оскільки TiО2 має

низьку сорбційну ємкість по відношенню до зазначеного токсиканту [280, 439]. У

зв'язку із цим в наш час широко досліджуються гібридні системи, в яких

фотокаталітична обробка арсеновмісних розчинів використовується в комбінації з

ефективними методами видалення As(V), в основному, сорбційними [263, 279].

В даній роботі вперше пропонується поєднати метод фотокаталітичного

окиснення зі зворотноосмотичною чи нанофільтраційною обробкою для

ефективного видалення сполук арсену з води [428, 440].

Для фотокаталітичного окиснення As(III) до As(V) використовували лампу

високого тиску СВД-120А (довжина хвилі 254 нм) з енергетичною освітленістю
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18,9 Вт/м2 та фотокаталізатор TiО2 Degussa P 25 (табл. 5.15).

Таблиця 5.15 – Фізико-хімічні властивості діоксиду титану, використаного в

експериментальних дослідженнях

Зразок Degussa P 25

Склад ~80% анатазу та ~20% рутилу

Густина, (г/см3) 3,8

Поверхня, м2/г ~ 55

Середній розмір часток, нм ~ 30

Пористість Непористий

З метою вибору концентрації діоксиду титану в воді, яка обробляється,

здійснено дослідження процесу сорбції As(III) фотокаталізатором TiО2 в

статичних умовах. Для цього 0,1 г сорбенту заливали 100 см3 досліджуваного

розчину (з різним значенням рН) і перемішували протягом 60 хвилин. Розчин

центрифугували (8000 об/хв) протягом 15 хвилин та відбирали пробу для

визначення вмісту арсену.

Як видно з рис. 5.17, при дозі TiО2 1  г/дм3 ступінь вилучення As(III) в

інтервалі рН 5,5-9,3 перевищує 80%, тому в подальших дослідженнях

концентрація TiО2 у розчині була зменшена до 10 мг/дм3. В сильнолужному

середовищі ефективність сорбції арсену оксидом титану істотно знижується, що

пов'язано, очевидно, з конкуруючим впливом на процес OH-іонів.

При дослідженні процесу фотокаталітичного окиснення з наступною

зворотноосмотичною обробкою в мірну склянку ємністю 1 дм3 поміщали 100 см3

досліджуваного розчину, додавали 1,0 см3 розчину TiО2 з концентрацією 1 г/дм3

(отримана концентрація TiО2-10 мг/дм3) і опромінювали лампою СВД-120А

протягом 60 хвилин при постійному перемішуванні. Отриманий розчин

центрифугували двічі по 15 хвилин (8000 об/хв.). Після цього одну порцію

отриманого розчину аналізували на вміст арсену, а іншу – обробляли методом

зворотного осмосу.
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Рисунок 5.17 – Вплив рН на рівноважну концентрацію As(III) в розчині (1),

ступінь його вилучення (2) та ємкість сорбенту (3) TiО2 Degussa P 25. при сорбції в

статичних умовах

Порівняльні результати очищення розчину від сполук As(III) з

використанням обробки TiО2/УФ (254 нм), а також обробки TiО2/УФ (254 нм) +

ЗО наведені в табл. 5.16.

Таблиця 5.16 – Вплив рН та способу обробки розчину, що містить As(III), на

залишкову концентрацію As у розчині (СAs) та ступінь його видалення (RAs)

TiО2 (10 мг/дм3)/УФ(254 нм) TiО2 (10 мг/дм3)/УФ (254 нм) + ЗО

рН СAs, мкг/дм3 RAs,% СAsп, мкг/дм3 RAs,%

5,6 42,9 53,4 10,4 75,8

7,6 84,7 8,0 22,4 73,6

8,4 81,6 11,4 16,3 80,0

9,3 79,2 14,0 8,1 89,8

10,5 91,6 0,5 12,4 86,5

Примітка. Мембрана – ESPA-1, СAs(III)вих – 92,1 мкг/дм3, Р – 3 МПа, СВП –

50%. T – 20oC.
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Як видно із табл 5.16, у випадку використання TiО2/УФ обробки з ростом

рН спостерігається тенденція до зменшення ступеня видалення As, що характерно

також для використання лише сорбційної обробки (рис.5.17). У всьому

дослідженому інтервалі рН концентрація арсену в розчині після обробки значно

перевищує гранично - допустиму концентрацію для питної води.

У випадку комбінування фотокаталітичної та зворотноосмотичної обробки

концентрація арсену в пермеаті складає 8-22 мкг/дм3 (табл. 5.16). При цьому

коефіцієнт затримки As мембраною досягає 74-89%, що значно перевищує

аналогічний показник, який спостерігається при реалізації самої лише

зворотноосмотичної обробки арсенітвмісних розчинів (розділ 5.2.1, рис. 5.6,

табл.5.1). Таким чином, отримані результати свідчать про фотокаталітичне

окиснення As(III) до As(V) в умовах здійснених експериментів.

В дослідженні [280] відмічається, що окиснення арсеніту суспензією TiO2

при УФ опроміненні є комплексним і складним процесом, механізм якого ще не

повністю розкритий, не дивлячись на значну кількість робіт, присвячених даному

питанню [280, 441-447]. Повідомляється, що в процесах фотокаталізу за участю

TiO2 ОН· радикали та супероксид О2
·– є основними оксидантами As(III). Спочатку

арсеніт окиснюється до As (IV), який швидко конвертується в арсенат розчинним

киснем [442, 443].

Авторами дослідження [280] пропонуються наступні схеми перетворень:

TiO2 + hν → TiO2 (e– + h+) (5.2)

OH– + h+ → ОН· (5.3)

O2 + e– → О2
· – (5.4)

As(III) + OH··→ As(IV) + OH– (5.5)

As(III) + O2
· – + 2H+ → As(IV) + H2O2 (5.6)

As(IV) + O2 → As(V) + O2
· – (5.7)

Передбачається також внесок інших реакцій у окиснення арсеніту [444]:

O2
· – + e- + 2Н+→Н2О2 (5.8)

O2
· – + O2

· – + 2Н+→ Н2О2 + О2 (5.9)
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As(III) + Н2О2→ As(V) + 2OH– (5.10)

As(III) + h+ → As(IV) + О2 → As(V) + O2
· – (5.11)

Таким чином, виконані з використанням лампи СВД-120А та

фотокаталізатора TiO2 дослідження показали перспективність TiО2/УФ обробки

для попередньої підготовки води, що містить As(III), до баромембранного

опріснення. Разом із тим, як видно з табл. 5.17, при комбінованій (TiО2/УФ + ЗО)

обробці коефіцієнт затримки є не достатньо високим і зростає при підвищенні рН,

що свідчить, очевидно про те, що в умовах експерименту не весь As(III) був

трансформований в As(V).

У зв’язку з цим залишається актуальним пошук оптимальних технологічних

параметрів та конструкцій відповідних пристроїв, які б забезпечували ефективне

окиснення As(III) до As(V) протягом короткого проміжку часу. Крім цього,

оскільки відділення нано-часточок TiO2 від розчину є складним процесом [280,

439, 441], для його уникнення необхідно вирішити проблему іммобілізації

фотокаталізатора на твердій поверхні. Це обумовить технологічність

комбінованої (TiО2/УФ + ЗО) схеми видалення арсену із води та складатиме

основу для її успішного та широкого практичного використання.

В даній роботі досліджено ефективність фотокаталітичного окиснення

As(III) в реакторі з локалізованим фотокаталізатором TiO2, який був нанесений на

внутрішню поверхню кварцового кожуха реактора шляхом попередньої хімічної

та термічної обробок [418]. Товщина шару каталізатора становила близько

100 мкм. Висота реактора – 470 мм, внутрішній діаметр 19 – мм. В якості

випромінювача використовували кварцову аргонно-ртутну лампу низького тиску

ДРБ-20 із діаметром 17 мм, яка розміщувалася в реакторі вертикально. Таким

чином, товщина шару води, яка оброблялася, складала 1 мм. Об’єм розчину у

реакторі – 70 см3. Потужність лінії з довжиною хвилі 185 нм становила 1 Вт.

Лампа ДРБ-20 відноситься до класу вакуумних УФ (ВУФ) випромінювачів

із двома інтенсивними лініями випромінювання – 185 (вакуумна область) та 254

нм [448]. Потік випромінювання з λ = 185 нм досягає 39% від потоку
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випромінювання з λ = 254 нм при дослідженнях у вакуумі. В реальних

промислових зразках вказаний показник складає ~ 20%.

Як відомо, ВУФ випромінювання (λ < 200 нм) інтенсивно поглинається

водою (коефіцієнт поглинання - 103 -104 см-1), що спричиняє ефективний розклад

останньої з утворенням вільних радикалів та інших активних форм [449, 450]:

Н2О + hn →    ОН· + Н· (5.12)

Н2О + hn → ОН· + Н+ + еaq
- (5.13)

За даними дослідження [451] квантовый вихід гідроксильних радикалів при

ВУФ фотолізі води на довжині хвилі 185 нм складає 0,33.

Оскільки в водних розчинах кількість молекул води, як правило, на декілька

порядків вища, ніж кількість молекул розчинених речовин, то енергія ВУФ

випромінювання витрачається, в основному, на процеси 5.12 та 5.13 [448, 451].

Продукти розкладу води далі взаємодіють з розчиненим у воді киснем з

утворенням інших активних часток [450]:

Н· + О2 → НО2
· (5.14)

еaq
– + О2→ О2

· – (5.15)

Н+ + О2
· –→НО2

· (5.16)

Таким чином, в результаті ВУФ обробки водного розчину утворюються,

зокрема, гідроксильний ОН· та супероксидний О2
· – радикали, які, як відмічалося

вище, є основними оксидантами в процесах фотокаталітичного окиснення As(III).

Завдяки цьому, можна очікувати, що використання кварцової аргонно-ртутної

лампи низького тиску ДРБ-20 з двома інтенсивними лініями випромінювання –

185 нм (вакуумна область) та 254 нм в реакторі з локалізованим

фотокаталізатором TiO2 сприятиме суттєвому підвищенню ефективності

трансформації арсеніту в арсенат завдяки сумісному протіканню процесів

фотолізу та фотокаталізу.

Модельний розчин, що містив As(III), обробляли в TiO2/ВУФ-УФ реакторі,

відбирали пробу для аналізу вмісту арсену та направляли на зворотноосмотичне

опріснення. Аналогічні дослідження були виконані також з використанням ВУФ-
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УФ обробки у відсутності каталізатора. Конструкція реактора в цьому випадку

була подібною тій, що описана для TiO2/ВУФ-УФ обробки.

Як видно з табл. 5.17, застосування попередньої TiO2/ВУФ-УФ обробки

арсеніт-вмісних розчинів вже протягом 1-3 хвилин забезпечує ріст коефіцієнта

затримки As мембраною ESPA-1 до 94,1-98,0%, а концентрація цього

мікрокомпонента в пермеаті знижується до 0,8-4,8 мкг/дм3 при початковій

концентрації в розчині 100,0 мкг/дм3.

Таблиця 5.17 – Результати зворотноосмотичної обробки арсеніт - вмісних

розчинів, що пройшли попередню TiO2/ВУФ-УФ чи ВУФ-УФ обробку різної

тривалості

TiO2/ВУФ-УФ + ЗО ВУФ-УФ + ЗОt, хв

СAs(III)вих,
мкг/дм3

CУФ+TiO2,
мкг/дм3

СAs п,
мкг/дм3

R,%  СAs(III)вих,
мкг/дм3

СAs п,
мкг/дм3

R,%

1 100,0 81,2 4,8 94,1 40,0 6,3 84,3

3 100,0 55,7 1,1 98,0 40,0 2,9 92,8

5 100,0 36,0 0,8 97,8 100,0 2,9 97,1

10 100,0 44,5 0,8 98,2 100,0 0,7 99,3

15 - - - - 100,0 2,7 97,3

20 100,0 27,3 0,9 96,7 - - -

30 -- - - - 300,0 2,7 99,1

Примітки:

1. Мембрана ESPA-1; Модельний розчин містив 1 г/дм3 NaCl; рН – 8,3; P –

3,0 МПа; Т – 15 оС.

2. CУФ+TiO2 – концентрація арсену в розчині після TiO2/ВУФ-УФ обробки.

Частина арсену видаляється на першій стадії обробки за рахунок сорбції

фотокаталізатором, і зі збільшенням тривалості обробки, зрозуміло, вклад цього

фактору зростає.

У випадку використання ВУФ-УФ обробки перед зворотноосмотичним

опрісненням арсенітвмісних розчинів коефіцієнт затримки As складає 84,3-92,8%
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при опроміненні протягом 1-3 хвилин, зростаючи до 97-99% за умови збільшення

тривалості цього процесу до 5-10 хвилин (табл. 5.17).

Незважаючи на дещо гірші показники ВУФ-УФ + ЗО обробки в порівнянні з

обробкою TiO2/ ВУФ-УФ + ЗО, одержані результати свідчать про високу

ефективність окиснення As(III) під дією вакуумного УФ опромінення. При дії

ближнього УФ (λ > 300) гомогенне фотоокиснення арсеніту за відсутності

діоксиду титану практично не відбувається [442].

Таким чином попередня обробка арсенітвмісних розчинів в TiO2/ ВУФ-УФ

чи ВУФ-УФ реакторі протягом порівняно короткого проміжку часу (3-5 хвилин)

забезпечує високий коефіцієнт затримки As в процесі подальшої баромембранної

обробки і дозволяє отримувати пермеати, концентрація арсену в яких є значно

нижчою нормативу для питної води.

Остання обставина є дуже важливою, оскільки, як відмічається в

дослідженні [246], сучасний рівень ГДК арсену в воді питного призначення

встановлено виключно з практичної доцільності (межа визначення доступними

аналітичними методами та економічно-виправданий ступінь видалення), і вміст

цього компонента на рівні 10 мкг/дм3 може бути також небезпечним для здоров’я

людини. В зв’язку із цим в деяких країнах світу встановлені більш жорсткі ГДК

арсену у питній воді, зокрема, в Данії та штаті Нью-Джерсі (США) – 5 мкг/дм3,

Австралії – 7 мкг/дм3. Деякі спеціалісти вважають, що ГДК As у воді питної

якості не повинна перевищувати 1 мкг/дм3 [246].

Разом із тим, в роботі [165] наголошується, що враховуючи все більший

дефіцит води, слід очікувати найближчим часом стрімкого росту її вартості, а з

ним і зміни концепції вибору технологій очищення. Скоріш за все, мова йтиме

вже не про вибір найкращої найбільш доступної технології, а про технології

доступу до води за будь-яку ціну. У цьому зв’язку очікується зростання розвитку

гібридних технологій, які суміщають мембранні процеси з іншими методами

обробки.

Оскільки коефіцієнт затримки As(V) в процесі зворотного осмосу та

нанофільтрації, як було показано у розділі 5.2, мало залежить від ступеня відбору
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пермеату, виникає можливість одержання опрісненої води високої якості при

мінімальному об’ємі концентратів. Це суттєво спрощує переробку та утилізацію

останніх і є важливою перевагою запропонованого методу.

Утилізація арсену із концентратів баромембранних установок з метою

уникнення вторинного забруднення довкілля може бути здійснена, наприклад,

методом гідротермальної мінералізації при додаванні Ca(OH)2 [452]. В результаті

цього отримують (Ca5(AsO4)3(OH)) – аналог природного мінералу джонбауміту.

Концентрація арсену в обробленій воді не перевищує 0,02 мг/дм3 незалежно від

концентрації цього компонента в вихідній воді (1-2000 мг/дм3),  в той час,  як

допустимий вміст арсену у стічній воді, як зазначалося в розділі 1.4 [126], складає

0,2 мг/дм3. Джонбауміт має високий вміст арсену і може бути використаний в

якості сировини для виробництва різних сполук цього елементу [452].

При концентрації As у вихідній воді, нижчій 200 мкг/дм3, шляхом

регулювання ступеня відбору пермеату в процесі зворотного осмосу та

нанофільтрації можна отримувати концентрати, вміст арсену в яких не певищує

ГДК для стічних вод.

Таким чином, використання зворотного осмосу чи нанофільтрації в

поєднанні з попередньою TiO2/ВУФ-УФ чи ВУФ-УФ обробкою є більш

доцільним з екологічної точки зору вирішенням проблеми підвищеного вмісту

арсену в пермеатах в порівнянні з технологічною схемою, яка поєднує

баромембранну обробку з наступним сорбційним доочищенням опрісненої води

(рис. 5.18), оскільки виключає небезпеку вторинного забруднення довкілля

відпрацьованим сорбентом чи високотоксичними регенераційними розчинами та

дозволяє в подальшому утилізувати арсен, сконцентрований в значній мірі в

процесі мембранної обробки.

Висновки до розділу 5

Показано, що в процесі електродіалізного опріснення з використанням

мембран МК-40 та МА-40 ступінь видалення As(III) при рН 7,9-8,2 не перевищує
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Рисунок 5.18 – Альтернативні принципові схеми очищення води від сполук арсену
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19%, тоді як аналогічний показник для фонового електроліту досягає 98,3%. При

використанні аніонітових мембран, поверхня яких зі сторони камер знесолення

покрита оксидом мангану (IV), ефективність електроміграції сполук As зростає,

що обумовлено окисненням арсеніту до арсенату. Ступінь видалення As в цьому

випадку складає 37-56% (в залежності від тривалості процесу модифікації

мембрани і кількості осаджених на ній сполук мангану).

Ефективність видалення As(V) в процесі електродіалізу перевищує

ефективність видалення арсеніту, різко збільшуючись на завершальній стадії

опріснення, коли загальний солевміст розчину знижується до ~ 0,5 г/дм3,

зменшуючи конкуруючий вплив фонового електроліту на електроміграцію

мікрокомпонента. Однак, навіть при високій глибині знесолення (0,1-0,05 г/дм3)

та порівняно низькій вихідній концентрації As(V) у воді (50-100 мкг/дм3) метод

електродіалізу не дозволяє одержувати діалізати, які задовольняють вимоги до

питної води за вмістом даного мікроелементу, що обумовлено низькою ГДК As в

питній воді (10 мкг/дм3), досягнення якої в процесі електромембранної обробки

вимагає практично повного знесолення розчину.

На основі аналізу кінетичних особливостей видалення мікроелементу із

води в процесі електромембранного опріснення та величини його ГДК можливо

здійснювати прогноз перспектив видалення методом електродіалізу до норм

питного водопостачання мікрокомпонентів природних та стічних вод

Встановлено, що коефіцієнт затримки As(III) зворотноосмотичною

мембраною ESPA-1 в нейтральній та слабколужній області складає біля 55% при

ступені відбору пермеату 50%, істотно зростаючи при рН > 9,5. Затримка As(V)

мембраною ESPA-1 практично не залежить від кислотності розчину в інтервалі

рН 5-10 і досягає близько 99%.

При зростанні концентрації As(V) у вихідному розчині від 50 до 400 мкг/дм3

коефіцієнт затримки арсену мембраною ESPA-1 залишається практично

незмінним, що забезпечує низький вміст цього компонента в пермеаті (до 5

мкг/дм3) навіть при збільшенні його концентрації у вихідній воді до 400 мкг/дм3.

При зворотноосмотичній обробці розчинів з концентрацією As(III) 60-350 мкг/дм3
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при рН 11,0 коефіцієнт затримки арсену складає 97-98%, що також забезпечує

отримання пермеатів, які задовольняють існуючі вимоги до якості питної води.

Показано, що зміна робочого тиску в інтервалі 1,5-3,0 МПа та збільшення

ступеня відбору пермеату від 25 до 90% мало впливають на ефективність

затримки As(V) мембраною ESPA-1. При підвищенні тиску до 4,0 МПа при

аналогічному збільшенні виходу пермеату коефіцієнт затримки арсенату

зворотноосмотичною мембраною зменшується від 99,3 до 96,0%.

Показано, що підвищення концентрації хлориду натрію в розчині від 1,0 до

3,0 г/дм3 практично не впливає на коефіцієнт затримки As(V) мембраною ESPA-1.

При зростанні вмісту NaCl до 5,0 г/дм3 спостерігається помітне зниження (3,2%)

ефективності затримки арсенату при ступеню відбору пермеату 90%. При цьому,

зменшується також селективність мембрани по хлориду натрію (від 82,8 до

77,3%), що обумовлено порушенням структури зв’язаної води на поверхні та

всередині пор гідрофільної мембрани, а також зменшенням ступеня гідратації

іонів при збільшенні концентрації фонового електроліту. При обробці

арсенатвмісних розчинів, які містили 3-5 г/дм3 суміші солей NaCl  та Na2SO4,

зниження ефективності затримки As(V) мембраною ESPA-1 не спостерігається.

Вплив температури в інтервалі 15-23 оС на коефіцієнт затримки As(V)

мембраною ESPA-1 при тиску 3,0 МПа не спостерігався.

Виявлена висока ефективність видалення As(V) із води нанофільтраційною

мембраною ОПМН-П (RAs = 96,7-98,3%). Зміна робочого тиску в інтервалі 0,5-1,5

МПа мало впливає на процес при здійсненні його за температури 15-16 оС

(коефіцієнт затримки R при ступеню відбору пермеату 90% зменшується від 97,8

до 97,1%). Підвищення температури до 20-22 оС призводить до суттєвого

зниження (на 16%) коефіцієнта затримки As(V) мембраною ОПМН-П при тиску

1,5 МПа, а при подальшому зростанні температури (до 22-25 оС) зменшення

коефіцієнта затримки As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П

спостерігається при нижчому тиску (1,0 МПа). Обгрунтована необхідність вибору

оптимального робочого тиску в залежності від температури процесу з метою
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досягнення максимальної ефективності видалення арсенату із води мембраною

ОПМН-П.

Показано, що збільшення виходу пермеату від 25 до 90% мало впливає на

затримку As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П, однак, при високих

температурах (22-25 оС) та тисках (1,0-1,5 МПа) цей вплив стає більш помітним.

При підвищенні концентрації As(V) у вихідному розчині з 20 до 270 мкг/дм3

коефіцієнт затримки арсенату мембраною ОПМН-П зростає в 1,9 разів, що

характерно для сильно розведених розчинів і пояснюється з позиції капілярно-

фільтраційної моделі механізму селективної проникності.

Зміна рН в інтервалі 4,0-9,3 практично не відображається на ефективності

видалення сполук As(V) нанофільтраційною мембраною ОПМН-П.

Встановлено, що підвищення концентрації хлориду натрію у розчині від 1

до 3 г/дм3 чи заміна хлориду натрію на суміш NaCl та Na2SO4 не впливають на

процес. Коефіцієнт затримки арсенату помітно знижується в присутності іонів

Ca2+ та при заміні фонового електроліту в арсенатвмісному розчині з хлориду

натрію на бікарбонат натрію.

Видалення As(V) мембраною ОПМН-П із реальної підземної води досягає

93,3-95,7% при ступені відбору пермеату 90% та концентрації арсену у вихідному

розчині 116-220 мкг/дм3 і забезпечує одержання пермеатів, які відповідають

якості питної води за вмістом даного мікрокомпонента.

Таким чином, виявлено високу ефективність (93-99%) затримки сполук

As(V) в процесах зворотного осмосу та нанофільтрації з використанням мембран

ESPA-1 та ОПМН-П в широкому діапазоні рН розчину, концентрації фонового

електроліту, робочого тиску при ступенях відбору пермеату до 90%.

Вперше пропонується поєднувати метод зворотного осмосу та

нанофільтрації з попередньою фотокаталітичною обробкою чи обробкою

вакуумним ультрафіолетом для зниження концентрації арсену в пермеаті до ГДК

для питної води (та нижче) у разі присутності в джерелі водопостачання сполук

As(III).
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Показано, що обробка арсенітвмісних розчинів в TiO2/ВУФ-УФ чи ВУФ-

УФ реакторі протягом 3-5 хвилин забезпечує затримку As в процесі подальшої

зворотноосмотичної обробки на рівні 98%, що свідчить про ефективну

трансформацію As(III) в As(V) на стадії попередньої підготовки.

Використання запропонованої гібридної технологічної схеми є більш

екологічно-доцільним вирішенням задачі зниження  вмісту арсену в пермеатах до

норм питного водопостачання у порівнянні з технологічною схемою, яка поєднує

баромембранну обробку з наступним сорбційним доочищенням опрісненої води,

оскільки виключає небезпеку вторинного забруднення довкілля відпрацьованим

сорбентом чи високотоксичними регенераційними розчинами.

Запропонована гібридна схема (з застосуванням методу нанофільтрації)

може бути використана також для кондиціонування за вмістом арсену діалізатів

електродіалізних установок.
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ВИСНОВКИ

У дисертаційній роботі вирішена важлива наукова проблема з екологічної

безпеки – встановлено закономірності специфічної поведінки токсичних

мікрокомпонентів мангану, бору, арсену в системі водний розчин – мембрана та

створено наукові засади для їх ефективного видалення в процесах мембранного

опріснення до нормативних показників якості питної води (при збереженні

технологічних характеристик мембран); для прогнозування якості та складу

продуктів мембранного розділення; виключення чи зменшення ризиків

вторинного забруднення довкілля. Розвинуто новий напрямок наукових

досліджень – хімія мікроелементів у мембранних процесах, який є науковим

підґрунтям для розробки раціональних технологічних схем очищення природних

та стічних вод, що містять манган, бор та арсен.

Основними результатами є наступні:

1. Встановлено, що видалення мікрокомпонентів мангану, бору, арсену в

процесі електродіалізу до норм питного водопостачання вимагає більш глибокого

знесолення води, ніж при традиційному опрісненні (≤ 1 г/дм3), що обумовлено як

конкуруючим впливом макрокомпонентів на процес, так і низькими гранично-

допустимими концентраціями мікроелементів у питній воді. Запропоновано

здійснювати прогноз перспектив видалення методом електродіалізу до норм

питного водопостачання мікрокомпонентів природних та стічних вод на основі

аналізу кінетичних особливостей видалення мікроелементу із води в процесі

електромембранного опріснення та величини його ГДК.

2. Встановлено, що при підвищенні концентрації мікроелементу (бору та

арсену) у розчині коефіцієнт його затримки зворотноосмотичними та

нанофільтраційними мембранами зростає, однак інтервал концентрацій, в якому

вказане зростання спостерігається, для кожного компонента є індивідуальним і

залежить від природи мембрани. Отримані закономірності відповідають

капілярно-фільтраційній моделі механізму селективної проникності в процесі

зворотного осмосу.
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3. З’ясовано вплив природи фонового електроліту на електроміграцію та

кінетику видалення сполук Mn(II) з води в процесі електродіалізної обробки.

Встановлено, що наявність сульфат- та бікарбонат-аніонів зміщує область

ефективного переносу мангану через катіонітову мембрану в більш лужне

середовище в порівнянні з хлоридвмісними розчинами. Природа аніонів

практично не впливає на кінетику вилучення мангану в процесі опріснення, тоді

як катіони Ca2+ та Mg2+ виявляють конкуруючий вплив на цей процес. Показано

відсутність негативного впливу катіонів Mn(II) на електрохімічні характеристики

іонообмінних мембран та можливість їх видалення від 3-5 мг/дм3 до гранично-

допустимої концентрації для питної води (0,05 мг/дм3) в процесі

електродіалізного опріснення при зниженні загального солевмісту діалізату до

0,2-0,3 г/дм3.

4. Виявлено та досліджено явище осадження гідроксосполук мангану на

поверхні аніонообмінних мембран зі сторони камер концентрування в умовах

концентраційної поляризації при опрісненні вод, що містять розчинні форми

Mn(II), і запропоновано методи його попередження шляхом підкислення

концентрату та дозування антискаланту чи відновлюючого реагенту (сульфіту

натрію). Обґрунтовано можливість спрощення попередньої підготовки води до

електродіалізу шляхом виключення необхідності глибокого видалення іонів

Mn(II).

5. Вперше встановлено, що найбільший конкуруючий вплив на

електроміграцію борат-аніону через аніонітову мембрану в процесі електродіалізу

виявляє хлорид-аніон, однак вміст бору в діалізаті практично не залежить від

початкового солевмісту розчину. Виявлено, що присутність солей кальцію  та

магнію підвищує коефіцієнт затримки бору мембраною ESPA-1 в 1,5-2,0 рази при

рН, характерному для природних, зокрема, морських вод, що обумовлено

комплексоутворенням та іонізацією борної кислоти. Вперше показано вплив

процесу утворення поліборатів на ефективність видалення бору методом

зворотного осмосу, який виявляється у помітному зростанні коефіцієнтів

затримки бору зворотноосмотичною мембраною при збільшенні вихідної
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концентрації цього елементу у розчині від 5-20 до 160 мг/дм3 та практичній

відсутності залежності ступеня видалення бору від виходу пермеату при обробці

води з вихідною концентрацією бору 160 мг/дм3 та вище.

6. Виявлено, що підвищення ступеня концентрування бору в процесі

електродіалізу в 2,0-2,2 рази (з метою спрощення процедури утилізації розсолів

для уникнення вторинного забруднення довкілля) можливе шляхом застосування

замість традиційних катіонітових мембран МК-40 мембран МФ-4-СК,

призначених для електрохімічного синтезу. Це обумовлено, в основному,

зменшенням зворотної дифузії бору з камери концентрування в камеру

знесолення завдяки меншій (в ~ 5 разів) дифузійній проникності мембрани МФ-4-

СК по відношенню до цього компонента.

7. Встановлено, що при концентрації бору у вихідній воді ≤ 5,0-6,0 мг/дм3

здійснення процесу опріснення за найсприятливіших для вилучення бору умов

(рН – 10,8-11,0; ступінь відбору пермеату – не більше 50-60%; глибина

знесолення діалізату – 0,2-0,3 г/дм3) з використанням найбільш ефективних у

плані вилучення бору мембран (МК-40 та МА-40, ESPA-1) забезпечує зниження

вмісту цього компонента в пермеатах та діалізатах до ГДК для питної води. У

випадку більш високих вихідних концентрацій бору опріснена вода потребує

кондиціонування за його вмістом.

8. Показано, що найбільш перспективним сорбентом для кондиціонування

опрісненої води за вмістом бору з врахуванням ефективності вилучення цього

компоненту до норм ГДК та перспектив утилізації регенераційних розчинів для

уникнення їх шкідливого впливу на довкілля є сорбент N-метилглюкамінового

типу Amberlite IRA-743. Сорбент СБ-1, враховуючи простоту його регенерації,

може бути рекомендованим для попереднього грубого очищення води від сполук

бору.

9. Вперше обґрунтовано наукові засади “зеленої” сорбційно-мембранної

технології кондиціонування за вмістом бору діалізатів та пермеатів установок

мембранного опріснення. Запропоновано принципову технологічну схему, що

гарантує зниження концентрації бору в опрісненій воді до норм питного
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водопостачання, виключає вторинне забруднення довкілля кислими

боровмісними регенераційними розчинами, зменшує на ~ 40% витрати кислоти на

регенерацію сорбенту та забезпечує можливість отримання в процесі очищення

боровмісних продуктів, які мають важливе народногосподарське значення (борат

кальцію, перборат натрію).

10. Встановлено, що електроміграція арсенату стає ефективною лише на

завершальній стадії опріснення, що характерно також для кінетики видалення

борат-аніону і пов’язано зі зменшенням конкуруючого впливу макрокомпонента.

Однак, навіть при збільшенні глибини опріснення до 0,10-0,05 г/дм3 та порівняно

низькій концентрації сполук арсену у воді (50-100 мкг/дм3) метод електродіалізу

не дозволяє отримувати діалізати, які б задовольняли існуючі нормативні вимоги

до питної води за вмістом даного компонента. Це обумовлено низькою гранично-

допустимою концентрацією арсену (10 мкг/дм3), досягнення якої вимагає

практично повного знесолення розчину. У випадку розчинів, які містять Mn(II)

(гранично-допустима концентрація мангану – 50 мкг/дм3), вказана проблема не

виникає, оскільки катіонообмінні мембрани виявляють вибіркову селективність

до двозарядних іонів.

11. Виявлено високу ефективність затримки (93-99%) сполук As(V)

методами зворотного осмосу та нанофільтрації з використанням мембран ESPA-1

та ОПМН-П в широкому діапазоні pH розчину, концентрацій арсену та фонового

електроліту, робочого тиску, температури при ступенях відбору пермеату до 90%.

Видалення As(III) зворотноосмосмотичною мембраною ESPA-1 при рН,

характерному для природних вод, не перевищує 55%. Вперше запропоновано

поєднувати методи ЗО та НФ з попередньою фотокаталітичною обробкою чи

обробкою вакуумним УФ-опроміненням для забезпечення глибокого видалення

As(III) в процесі баромембранного опріснення. Використання запропонованої

гібридної технологічної схеми є більш екологічно-доцільним вирішенням задачі

зниження  вмісту арсену в пермеатах до норм питного водопостачання у

порівнянні з технологічною схемою, яка поєднує баромембранну обробку з

наступним сорбційним доочищенням опрісненої води, оскільки виключає
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небезпеку вторинного забруднення довкілля відпрацьованим сорбентом чи

високотоксичними регенераційними розчинами.

12. Результати дослідження впроваджено при розробці Державних

будівельних норм України ДБН В.2.5 – 74:2013 ”Водопостачання. Зовнішні

мережі та споруди. Основні положення проектування” (розділи: 10.23 Видалення

з води мангану, фтору, сірководню, бору та нітратів; 10.24 Пом’якшення,

опріснення та знесолення води). Отримані результати є основою для

прогнозування якості опрісненої води за вмістом сполук мангану, бору та арсену

при опрісненні вод різного складу, а також науковим підґрунтям для розробки

раціональних технологічних схем, у тому числі гібридних, очищення природних

та стічних вод, що містять вказані компоненти.
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Додаток А

ДБН В.2.5-74:2013 "Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди Основні

положення проектування" (розділи: 10.23 Видалення з води мангану, фтору,

сірководню, бору та нітратів; 10.24 Пом’якшення, опріснення та знесолення вод)
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Додаток Б

Накази Міністерства регіонального розвитку, будівництва та житлово

комунального господарства України щодо затвердження ДБН В.2.5-74:2013

"Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди Основні положення проектування"
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МІНІСТЕРСТВО РЕГІОНАЛЬНОГО РОЗВИТКУ, БУДІВНИЦТВА ТА ЖИТЛОВО-
КОМУНАЛЬНОГО ГОСПОДАРСТВА УКРАЇНИ

НАКАЗ
від 8 квітня 2013 року N 133

Про затвердження ДБН В.2.5-74:2013 "Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди

Основні положення проектування"

З метою удосконалення нормативної бази у будівельному комплексі та відповідно до рішення
науково-технічної ради Мінрегіону України від 27 грудня 2012 року N 299 наказую:

1. Затвердити з наданням чинності з 01.10.2013 державні будівельні норми ДБН В.2.5-74:2013
"Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди. Основні положення проектування".

2. Визнати такими, що не застосовуються на території України з 01.10.2013, СНиП 2.04.02-84
"Водоснабжение. Наружные сети и сооружения".

3. ДП "Укрархбудінформ" (Владіміров Є. С.):

3.1. Надати у місячний строк Департаменту технічного регулювання та науково-технічного
розвитку (Барзилович Д. В.) екземпляр підготовленого до видання ДБН В.2.5-74:2013
"Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди. Основні положення проектування".

3.2. Забезпечити видання та розповсюдження ДБН В.2.5-74:2013 "Водопостачання. Зовнішні
мережі та споруди. Основні положення проектування".

3.3. Надати електронну версію ДБН В.2.5-74:2013 "Водопостачання. Зовнішні мережі та
споруди. Основні положення проектування" для розміщення на офіційному веб-сайті
Міністерства відповідно до Закону України "Про будівельні норми".

3.4. Надати обов'язкові безоплатні примірники типографського видання зазначених державних
будівельних норм одержувачам, визначеним постановою Кабінету Міністрів України від
10.05.2002 N 608 "Про порядок доставляння обов'язкових примірників документів".

4. Супровід ДБН В.2.5-74:2013 "Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди. Основні
положення проектування" доручити ДП "Український державний науково-дослідний і
проектно-вишукувальний інститут "УкрНДІводоканалпроект"" (Оглобля О. І.) як базовій
організації з науково-технічної діяльності за визначеним напрямом діяльності.

5. Контроль за виконанням цього наказу покласти на заступника Міністра Ісаєнка Д. В.

Міністр Г.П.Темник
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МІНІСТЕРСТВО РЕГІОНАЛЬНОГО РОЗВИТКУ, БУДІВНИЦТВА ТА ЖИТЛОВО-
КОМУНАЛЬНОГО ГОСПОДАРСТВА УКРАЇНИ

НАКАЗ

від 28 серпня 2013 року N 410

Про внесення змін до наказів Мінрегіону від 25.01.2013 N 24, від 08.04.2013 N 133, від

08.04.2013 N 134

У зв'язку зі здійсненням технічного коригування положень ДБН В.2.5-67:2013 "Опалення,
вентиляція та кондиціонування", ДБН В.2.5-74:2013 "Водопостачання. Зовнішні мережі та
споруди. Основні положення проектування", ДБН В.2.5-75:2013 "Каналізація. Зовнішні мережі
та споруди. Основні положення проектування" наказую:

1. Внести такі зміни до наказів Мінрегіону:

1.1. У пунктах 1, 2 наказу від 25.01.2013 N 24 "Про затвердження ДБН В.2.5-67:2013 "Опалення,
вентиляція та кондиціонування" цифри та слова "1 вересня 2013 року" замінити цифрами та
словами "1 січня 2014 року";

1.2. У пунктах 1, 2 наказу від 08.04.2013 N 133 "Про затвердження ДБН В.2.5-74:2013
"Водопостачання. Зовнішні мережі та споруди. Основні положення проектування" цифри
"01.10.2013" замінити цифрами та словами "1 січня 2014 року";

1.3. У пунктах 1, 2 наказу від 08.04.2013 N 134 "Про затвердження ДБН В.2.5-75:2013
"Каналізація. Зовнішні мережі та споруди. Основні положення проектування" цифри
"01.10.2013" замінити цифрами та словами "1 січня 2014 року".

2. Державному підприємству "Укрархбудінформ" (Владіміров Є. С.) опублікувати цей наказ в
офіційному виданні "Інформаційний бюлетень Міністерства регіонального розвитку,
будівництва та житлово-комунального господарства України".

3. Контроль за виконанням цього наказу покласти на заступника Міністра Д. В. Ісаєнка.

Міністр Г.П. Темник

http://www.leonorm.com.ua/p/NL_DOC/UA/201301/NaK24.htm
http://www.leonorm.com.ua/p/NL_DOC/UA/201301/NaK24.htm
http://www.leonorm.com.ua/p/NL_DOC/UA/201301/NaK133.htm
http://www.leonorm.com.ua/p/NL_DOC/UA/201301/NaK133.htm
http://www.leonorm.com.ua/p/NL_DOC/UA/201301/NaK134.htm
http://www.leonorm.com.ua/p/NL_DOC/UA/201301/NaK134.htm
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