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1 Úvod 
 

Pomineme-li biogenní železo (obsažené mimo jiné například v krevním 

hemoglobinu, který je pro život nepostradatelný), přítomnost železa a jeho 

sloučenin intenzivně provází člověka téměř stejně dlouho, jako jeho snaha o 

usnadnění si života pomocí vynalezených nástrojů a jeho touha po objasnění 

přírodních dějů. Právě poměrně častý výskyt s možností zpracovávat postupně 

nejen meteorické železo, ale i rudy jej obsahující se stal součástí hnacího motoru 

vědecko-technického pokroku navazujícího na vůbec první pokusy vytvářet 

nástroje a prvotní technologie v době kamenné. S rostoucí lidskou populací během 

dějinného vývoje však vzniká a graduje řada dopadů na životní prostředí. Velkou 

výzvou současnosti je problematika čistoty vod, kdy jejich jakost a míra 

nezávadnosti ovlivňuje výrazně jak zdraví člověka, tak funkčnost ekosystémů v 

přírodě. Podle odhadů 1.7 milionu lidí umírá ročně díky nedostatečnému přístupu 

ke kvalitnímu a bezpečnému vodnímu zdroji.1 Právě v době, kdy řada konvenčních 

metod čištění vod už není schopná úplného odstranění stále se rozšiřující škály 

polutantů, dostávají se do popředí zájmu metody založené na aplikaci materiálů na 

bázi železa. Tedy využití tohoto již zmíněného prvku a jeho sloučenin dostává nové 

v minulosti nečekané rozměry.  

S rozvojem syntézy umožňující nejen výrobu v laboratorním měřítku a 

s pokrokem analytických technik poskytujících přesnou charakterizaci dostávají se 

popisované materiály stále častěji z fáze laboratorního testování do praxe. 

Dostupnost železa a jeho sloučenin jakožto prekurzorů pro výrobu těchto materiálů, 

výjimečné vlastnosti zahrnující vysokou efektivitu odbourání, účinnou sorpci, 

snadnou separovatelnost v kombinaci s šetrností k životnímu prostředí staví 

materiály na bázi železa jako zajímavou a perspektivní alternativu vůči tradičním 

postupům a technologiím čištění vod.  
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2 Teoretická část 

2.1 Sloučeniny železa ve vysokých valenčních stavech – 

železičitany, železičnany a železany 

2.1.1 Železičitany, železičnany, železany a jejich vlastnosti 

Sloučeniny železa nabývající oxidačních stavů IV, V nebo VI jsou známy jako 

železičitany, železičnany a železany. Nejvíce prozkoumaný je oxidační stav VI, což 

souvisí jednak s historickými důvody, ale také s rychlým přechodem železičitanů a 

železičnanů ve vodném roztoku právě na železan (viz dále), což je důležité v praxi 

při studiu reaktivity. Chemie železičitanů, železičnanů a železanů ve vodném 

roztoku se tedy dosti prolíná, je komplexní a nelze studovat jednotlivě jednu formu, 

aniž bychom přihlédli ke dvěma zbývajícím. Oxoanion železanu má v práškové 

formě tetraedrální strukturu2 a je isomorfní se síranem draselným nebo chromanem 

draselným.3 Ve vodném roztoku je struktura také tetraedrická, což bylo potvrzeno 

infračervenou spektroskopií4 a s rostoucí koncentrací železan zabarvuje roztok od 

slabě růžové až po temně fialovou (Obr 1.). 

 

Obr. 1. Vodné roztoky železanu draselného o koncentracích 46 µmol.dm-3 a 460 

µmol.dm-3. 
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Vazby Fe-O jsou ekvivalentní, mají kovalentní charakter a díky polarizaci 

může molekula vykazovat kladný náboj na centrálním atomu železa a záporné 

náboje na atomech kyslíku. Na obrázku 2 lze vidět tři odpovídající rezonanční 

struktury. Ze studií zaměřených na teoretické výpočty vyplývá, že 

nejpravděpodobněji se budou ve vodném roztoku vyskytovat formy s větším  

Fe

O

O

O
-

O
-
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+

O
-

O

O
-

O
-
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2+

O
-

O
-

O
-

O
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Obr. 2. Rezonanční struktury železanového aniontu ve vodném roztoku. 

počtem parciálních nábojů na kyslících.5 Železan draselný ochotně ve vodném 

roztoku reaguje se spoustou sloučenin: oxiduje alkoholy na aldehydy a ketony, 

thioly na disulfidy a sulfonové kyseliny, aromatické aminy na azosloučeniny a 

alifatické aminy na aldehydy. Díky nízké reaktivitě s dvojnými a trojnými vazbami 

oproti rychlým reakcím s elektronově bohatými organickými sloučeninami lze o 

železanu hovořit jako o selektivním oxidantu, čehož se také mimo jiné využívá 

v organické syntéze.6 Oproti tomu mezi neselektivní oxidanty patří například 

hydroxylový radikál.7 

V oxidačních stavech IV a V se železo chová jako katalyticky aktivní v řadě 

biologických i industriálních procesů ať už jako aktivní místo v enzymech nebo 

v komplexních sloučeninách.8 Železičitanový a železičnanový anion je významným 

meziproduktem jak ve většině reakcí železanu s polutanty, tak také při jeho 

rozkladu a významně se podílí na celkové reaktivitě použitého materiálu.  

2.1.2 Syntéza železičitanů, železičnanů a železanů 

První popis přípravy železanů je znám díky Georgu Ernstu Stahlovi, 

německému chemikovi a lékaři, který roku 1702 při experimentech s dusičnanem 

draselným a práškovým železem pozoroval temně fialové zabarvení.9 Později v roce 

1834 Eckeberg a Becquerel popsali vznik obdobného zabarvení při tavení 

hydroxidu draselného s různými rudami železa.10 Edmond Frémy v roce 1840 

poprvé vyslovil myšlenku, že fialové zabarvení je způsobeno vznikem sloučeniny 

železa ve vyšším oxidačním stavu11 a svou představu o struktuře této sloučeniny 
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popsal vzorcem FeO3. O rok později Johann Christian Poggendorf popsal první 

elektrochemickou syntézu železanu.12 Koncem 19. století již nebyly sloučeniny 

železa ve vysokých valenčních stavech dále příliš zkoumány vzhledem k pozorované 

nízké stabilitě v roztoku a obtížích v syntéze. Výjimku tvoří obsáhlejší práce 

Ludwiga Moesera z roku 1897, kde shrnuje tehdejší postupy jejich přípravy.13 Práce 

obsahuje již tři hlavní metody syntézy, které se v podstatě používají dodnes.14 Jsou 

to i) syntéza „suchou cestou“ (termická), která spočívá v tavení draselných a železo 

obsahujících minerálů (obdoba přípravy podle Stahla, Eckeberga a Becquerela), ii) 

syntéza „mokrou cestou“ (v roztoku), kdy dochází k oxidaci železité soli v zásaditém 

roztoku pomocí chlornanu sodného a iii) elektrolýza roztoku hydroxidu draselného 

s železnou anodou. 

Obtíže tradiční syntézy „suchou cestou“ spočívaly v požadovaných vysokých 

teplotách kolem 1100 °C pro reakci železitých sloučenin s dusičnanem draselným a 

dále v nevyhovující čistotě výsledného produktu, která se pohybovala kolem 30 %. 

Přídavkem peroxidu sodného k oxidu železitému jako prekurzoru místo dusičnanu 

se podařilo snížit reakční teploty pro syntézu k 600 °C a také navýšit při výrobě 

čistotu výsledného produktu. Zajímavou alternativu zde nabízí obdobná termická 

syntéza, kdy směs oxidu železitého a peroxidu sodného je smíchána v molárním 

poměru Fe:Na = 1:2 a zahřívána na 370 °C za proudění kyslíku. Po rychlém zchlazení 

na konci tavení dojde k získání poměrně čistého železičitanu sodného.15 Jako 

prekurzor lze také použít síran železnatý (rov. 1), i když je o něco hůře oxidovatelný 

a jako produkt vzniká železan sodný.16 

2FeSO4 + 7Na2O2 → 2Na2FeO4 +2Na2SO4 + 3Na2O + 3/2O2 (rov. 1) 

Při syntéze v roztoku je limitujícím krokem velká spotřeba hydroxidu 

sodného na potřebné zvýšení pH reakčního roztoku oxidu železitého nebo železité 

soli s chlornanem (rov. 2).  Dále likvidace přebytečného chlornanu v roztoku 

představuje růst ekonomických a ekologických požadavků při potenciální 

2FeCl3 + 3NaOCl + 10NaOH → 2Na2FeO4 + 9NaCl + 5H2O (rov. 2)  

výrobě ve větším množství.17 Během syntézy může také docházet k tvorbě 

chlorovaných vedlejších produktů, které nejsou žádoucí. Místo chlornanu lze 

v alkalickém roztoku použít ozon, ovšem s menším výtěžkem výsledného produktu. 
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Molekuly ozonu oxidují postupně trojmocné železo ve třech krocích18 až na 

požadovaný železan (rov. 3-5). 

Fe(OH)3 + O3- + H2O → Fe(OH)4 + O2 + OH-   (rov. 3)  

Fe(OH)4 + O3-  + 2OH- → FeO43- + O2 + 3H2O   (rov. 4)  

FeO43- + O3- + H2O → FeO42- + O2 + 2OH-    (rov. 5)  

 Elektrochemická syntéza může probíhat buď za použití rozpouštějící se 

železné anody anebo inertní anody v roztoku železité soli. Vzhledem k nejčastější 

aplikaci železanů především v oblasti čištění vod řada studií popisuje jejich výrobu 

elektrochemickou metodou přímo in situ, proto je upřednostňována první 

možnost.19 Mezi parametry, které významně ovlivňují syntézu, patří povrch 

elektrody, její tvar, porozita. Železná anoda se oxiduje a pokrývá tenkou vrstvičkou 

oxidu a hydroxidu železa, jejíž propustnost ovlivňuje účinnost tvorby železanu.20 

Významnou roli také hraje teplota elektrolytu a jeho zásaditost. Koncentrace 

použitého hydroxidu se běžně pohybuje kolem 10-14 mol/L, ale může být i vyšší.21 

Poněvadž velké množství hydroxidu by při potenciální velkokapacitní výrobě 

výrazně zvyšovalo provozní náklady, byla vyvinuta také elektrochemická metoda, 

kdy byl úspěšně použit elektrolyt o koncentraci 6.2 mol/L hydroxidu sodného.22 

Limitem elektrochemické syntézy je však překryv potenciálů pro oxidaci železa z 

Fe(III) na Fe(VI) a pro vývoj kyslíku.  

2.1.3 Stabilita železičitanů, železičnanů a železanů  

Studium stability sloučenin železa ve vysokých valenčních stavech je důležitým 

předpokladem pro uplatnění těchto materiálů v procesech čištění vod. Existují 

studie, které popisují syntézu železanu elektrochemicky přímo na místě aplikace (in 

situ) a jeho stabilita zde tedy nehraje zásadní roli. Avšak při nutnosti použít větší 

množství materiálu, v případě čištění podzemních vod nebo snaze snížit provozní 

náklady, je často vhodnější užití termické syntézy. Transport, skladování a 

dávkování použitého oxidačního činidla pak vyžadují jeho dostatečnou stabilitu, aby 

byla zachována účinnost pro danou aplikaci.  

Železičitany, železičnany a železany jsou obecně stálé v práškové formě, pokud 

jsou uchovávány v suché atmosféře za pokojové teploty. Termická stabilita byla 
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v minulosti detailně zkoumána. Při teplotách nad 200 °C za přístupu vzduchu se 

železan draselný ochotně rozkládá na oxidy draslíku, kyslík a železitan draselný, 

který po ochlazení reaguje se vzdušným oxidem uhličitým a vodou za vzniku 

nanočástic oxidů železa a hydrogenuhličitanu draselného.23 Za přístupu vzdušné 

vlhkosti se železan draselný také rozkládá a rychlost jeho degradace je závislá 

jednak na stupni relativní vlhkosti24 a dále na specifické ploše povrchu částic. 

V praxi tedy lze pozorovat, že čím jemnější je prášek, tím více je degradace 

urychlena. Ve vodném roztoku se velmi rychle rozkládají železičitany (rov. 6-7) a 

železičnany (rov. 8), přičemž mezi produkty jejich rozkladu patří právě železan.25 

Ten s vodou ochotně reaguje za vzniku hydroxidu železitého, kyslíku a 

hydroxylových anionů (rov. 9).  

3Na4FeO4 + 8H2O → 12Na+ + FeO42- + 2Fe(OH)3 + 10OH- (rov. 6) 

Na4FeO4 + 3/2H2O → NaFeO2 + 3Na(OH) + 1/4O2  (rov. 7) 

2K3FeO4 + 3/2H2O → KFeO2 + K2FeO4 + 3KOH +1/4O2  (rov. 8) 

2K2FeO4 + 5H2O → 2Fe(OH)3 + 3/2O2 + 4KOH   (rov. 9) 

Mechanismus byl blíže popsán jako dimerizace železanu, kdy dimer (Fe2O7)2- 

následně oxiduje vodu na kyslík a redukuje se na produkty obsahující trojmocné 

železo. Obdobný mechanismus za vzniku dimeru byl pozorován i při dekompozici 

chromanu.26 Během uchovávání železanu v roztoku a také při experimentech bývá 

vhledem k uvolňování hydroxylových aniontů do roztoku často využíváno pufrů 

k vyrovnání jinak významného nárůstu pH. Při užití fosfátového pufru navíc dochází 

ke komplexaci železitých iontů a zamezení tvorby precipitátu, což je výhodné 

zejména pro pozdější spektrofotometrické stanovení železanu v roztoku.27 Rychlost 

rozkladu železanu ve vodě je závislá na hodnotě pH, kdy nejvyšší stability28 je 

dosaženo při pH 9.4-9.7 (v silných kyselinách se exotermicky rozkládá na kyslík a 

železité sloučeniny29). Pro názorný příklad lze použít kinetiku popsanou 

v literatuře,30 kdy se železan draselný v roztoku při pH 7.1 rozkládá s poločasem 

okolo 3 min, zatímco při pH 9.2 se poločas reakce prodlouží až ke 2 h. Dalším 

významným parametrem ovlivňujícím rychlost dekompozice je koncentrace 

železanu v roztoku. S rostoucí koncentrací ve vodě probíhá jeho rozklad rychleji, což 

znamená, že v praxi by neměla při procesech čištění vod přesahovat koncentrace 
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železanu hodnotu kolem 30 mmol.dm-3. V opačném případě hrozí, že rozklad 

železanu ve vodě bude příliš konkurovat požadované reakci s polutantem. Stabilita 

železanu ve vodném roztoku je dále ovlivněna přítomností jiných látek. S ohledem 

na aplikaci v procesech čištění vod byly zkoumány zejména soli běžně se vyskytující 

v čištěných vodách. Přítomnost chloridu případně dusičnanu draselného urychluje 

rozklad železanu draselného zejména v první fázi po přidání, následně se podílí na 

zvýšené stabilitě zbylého množství v roztoku.31 Oproti tomu přítomnost hydroxid-

oxidu železitého urychluje rozklad železanu draselného významně. Za neutrálního 

pH je rozklad železanu draselného urychlen také přítomností uhličitanů, případně 

fosforečnanů. Přítomnost uhličitanů v roztoku ovlivňuje tvorbu železitých produktů 

rozkladu železanu, kdy vznikají velmi malé nanočástice oxohydroxidu (<5 nm). 

Právě tyto nanočástice se zřejmě podílí na urychleném rozpadu železanu 

v přítomnosti uhličitanu.32 Další vlivy na stabilitu, jako například světelného záření 

nejsou významné.33  

Železany jsou nejčastěji tvořeny oxoanionem železa a kationty sodíku či 

draslíku. Železan draselný má nižší rozpustnost v silně zásaditých roztocích oproti 

železanu sodnému, proto jej lze snadno připravit reakcí s hydroxidem draselným 

(rov. 10), kdy se ochotně vysráží. Toho je využíváno i při syntézách, kdy je potřeba  

Na2FeO4 + 2KOH   → K2FeO4↓ + 2NaOH    (rov. 10) 

produkt separovat z roztoku.34 Z železanu draselného lze dále připravit železany: 

barnatý35, strontnatý36 a stříbrný.37 Dalšími syntetickými postupy lze připravit 

železan cesný, rubidný, litný nebo směsný draselno-sodný, ale často s nižší čistotou 

výsledného produktu.38  

V organických rozpouštědlech jako benzen, ether či chloroform je železan 

draselný nerozpustný a lze uchovávat jako suspenze. S rostoucím podílem vody 

klesá jeho stabilita, například v alkoholu obsahujícím 20 % vody dochází k rychlému 

rozkladu a tvorbě aldehydů a ketonů.13,39 Ve vodném roztoku železan nerozpustné 

organické sloučeniny pomalu oxiduje (jako například papír, který je tedy nevhodný 

pro jeho filtraci).40  
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2.1.4 Využití železičitanů, železičnanů a železanů v procesech čištění vod 

Chemická oxidace polutantů je jednou z tradičních metod čištění vod. Mezi 

klasická oxidační činidla, která se hojně používají, patří peroxodisíran (někdy 

označovaný také jako persulfát), peroxid vodíku nebo manganistan41. Jedna 

z prvních studií42 popisujících možnou aplikaci železanu draselného pro čištění vod 

pochází z roku 1974. Od této doby jsou železany v této souvislosti stále intenzivněji 

zkoumány vzhledem k jejich silným oxidačním účinkům, vzniku neškodných 

produktů během jejich rozkladu, které navíc mají koagulační vlastnosti, dále 

dezinfekčním účinkům a relativně dobré dostupnosti díky nízké ceně surovin pro 

jejich výrobu. K účinnému odstranění polutantů také přispívá, že rozkladem 

železanu vznikají jako meziprodukty železičitan a železičnan, které vykazují vůči 

řadě polutantů ještě vyšší reaktivitu, než samotný železan a lze tak využít zejména 

v případě železičnanu synergického efektu, který byl ozkoušen na řadě organických 

polutantů.43 Železičnan oproti železanu reaguje s polutanty rychleji o 3 až 5 řádů,44 

ve výjimečných případech až  o 7 řádů. Některé rychlostní konstanty pro reakce 

železičnanu ukazuje Tabulka 1. S většinou polutantů reaguje železičnan 

dvouelektronovým přenosem na sloučeniny trojmocného železa (např. s fenolem, 

aminokyselinami, hydroxykarboxylovými kyselinami nebo peroxidem vodíku).45 

Oproti tomu při reakci s kyanidem byl pozorován jednoelektronový přenos, kdy 

došlo k redukci na železičitan a kyanid byl oxidován na výrazně méně toxický 

kyanatan.46 Další výjimku tvoří reakce s thiokyanatanem, kde se uplatňuje kyslíkový 

transfer. Základem mechanismu je navázání kyslíku na atom síry v dimeru 

kyanatanu a následné rozštěpení vazby S-C. Reakce je velmi rychlá díky 

radikálovému průběhu.47 Kyslíkový transfer byl popsán také při oxidaci atrazinu 

železanem draselným v této práci (viz kap. 4.1.5). 

Z kinetického hlediska reakce železanu draselného s většinou polutantů běží 

podle druhého řádu. Pouze ve výrazném přebytku jednoho reaktantu vstupujícího 

do reakce je průběh řízen prvním řádem. Jedná se o tzv. pseudoprvní řád a rychlost 

reakce je pak popsána tzv. zdánlivou rychlostní konstantou druhého řádu. Ta je 

často silně ovlivňována hodnotou pH a ve většině studií je tato závislost detailně 

zkoumána. Rychlostní konstanty druhého řádu byly pro řadu polutantů s železanem 
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popsány v literatuře a téměř každý rok se jejich seznam rozšiřuje. Pro vybrané 

polutanty jsou uvedeny v Tabulce 2. Jejich hodnota se pohybuje mezi 0.3 M-1s-1 pro  

Tab. 1 Rychlostní konstanty pro reakce železičnanu a vybraných polutantů 

Polutant k (M-1.s-1) pH Zdroj 

cystein  4.0 x 109 12.4 Sharma a kol.48 

cystin  2.0 x 106 12.4 Sharma a kol.48 

fenol 3.8 x 105 5.5-10 Rush a kol.49 

kyanid 6.0 x 105 10.1 Sharma a kol.50 

kyselina asparagová 2.6 x 106 12.4 Bielski a kol.51 

kyselina malonová 9.2 x 101 12.4 Bielski a kol.51 

kyselina octová 1.6 x 101 12.4 Bielski a kol.51 

peroxid vodíku 5.6 x 105 7.0 Rush a kol.45  

thiokyanatan 3.6 x 103 10.1 Sharma a kol.47 

 

Tab. 2 Rychlostní konstanty pro reakci železanu a vybraných polutantů 

Polutant k (M-1.s-1) pH Zdroj 

17α-ethinylestradiol 7.3 x 102 7.0 Lee a kol.52 

1H-benzotriazol 2.0 x 101 7.0 Yang a kol.53 

1-hydroxybenzothiazol 1.0 x 102 7.0 Yang a kol.53 

2-butanol 1.4 x 100 9.7 Lee a kol.28 

2-propanol 1.18 x 100 9.7 Lee a kol.28 

4-butylfenol 4.2 x 102 7.0 Lee a kol.52 

5-chloro-1H-benzothiazol 7.2 x 100 7.0 Yang a kol.53 

5-methyl-1H-benzotriazol 7.7 x 101 7.0 Yang a kol.53 

ABTS 1.2 x 106 7.0 Lee a kol.54  

amoniak 3.7 x 10-1 8.0 Sharma a kol.55 

amoxicillin 3.0 x 103 7.0 Sharma a kol.56 

anilin 3.7 x 103 9-10 Huang a kol.57 

arsenitan sodný 3.5 x 105 8.4 Lee a kol.58 

askorbát 1.3 x 106 10.0 Cyr a kol.59  

bisfenol A 6.4 x 102 7.0 Lee a kol.52 

bisfenol S 1.3 x 103 7.0 Yang60 

bisfenol AF 3.0 x 102 7.0 Yang60 
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ciprofloxacin  8.9 x 101 10.3 Peings a kol.61 

cyklopentanol 1.3 x 100 9.7 Lee a kol.28 

cystein 7.6 x 102 12.4 Sharma a kol.48 

cystin 1.2 x 102 12.4 Sharma a kol.48 

diethylsulfoxid 5.5 x 102 8.0 Sharma a kol.62 

diklofenak 1.2 x 101 8.0 Zhou a kol.63 

diklofenak 1.8 x 101 7.0 Dong a kol.64 

dimethylsulfoxid 3.1 x 100 8.0 Sharma a kol.62 

fenol 1.6 x 105 6.2 Xie a kol.65 

glycin 8.2 x 102 7.0 Noorhasan a kol.66 

glycylglycin 1.1 x 102 7.0 Noorhasan a kol.66 

hydrazin 1.1 x 106 7.0 Sharma a kol.67 

ibuprofen 3.0 x 10-1 7.5 Barisci a kol.68 

indol 6.9 x 102 6.0 Liu a kol.69  

jodidový anion 4.0 x 104 5.0 Kralchevska a kol.70 

jodidový anion 5.6 x 102 9.0 Shin a kol.71 

karbamazepin 2.4 x 101 8.0 Zhou a kol.72  

karbamazepin 1.3 x 101 10.3 Peings a kol.73 

karbamazepin 7.0 x 101 7.0 Hu a kol.74 

kyanid 5.0 x 101 10.1 Sharma a kol.75  

kyselina jodná 6.0 x 103 9.0 Shin a kol.71  

metoprolol 3.7 x 100 10.3 Peings a kol.73 

methylenová modř 1.8 x 101 13.6 Turkay a kol.76 

mikrocystin-LR 2.5 x 102 7.0 Jiang a kol.77 

oktylfenol 1.2 x 103 7.0 Anquandah a kol.78 

peroxid vodíku 1 x 101 7.0 Lee a kol.54 

p-hydrochinon 2.0 x 105 5.5-10 Rush a kol.49 

sulfamethoxazol 3.6 x 102 8.0 Zhou a kol.63 

tetrabrombisfenol 4.5 x 104 5.5 Han a kol.79 

tetrakyanoželeznatan 1.9 x 103 7.0 Sharma a kol.67 

thiokyanatan 6.9 x 102 9.2 Sharma a kol.47 

thiomočovina 3.0 x 104 8.0 Sharma a kol.80 

tramadol 7.4 x 100 8.0 Zimmermann a kol.81 

tryptofan 1 x 103 7.0 Casbeer a kol.82 
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ibuprofen a 1 300 000 M-1s-1 pro askorbát. Velmi ochotně železan reaguje se 

sloučeninami obsahujícími thiolovou skupinu, s chinonem, s hydrazinem a s aniliny. 

Nižší reaktivitu vykazuje vůči terciárním alkylaminům, karboxylovým kyselinám, 

aldehydům a alkoholům. Samotná reakce železanu s polutanty může být popsána 

několika cestami. S většinou organických látek železan reaguje za pomocí 

jednoelektronového přenosu. Jsou ale popsány případy, kdy oxidace polutantu 

probíhá jak jednoelektronovým, tak dvouelektronovým přenosem. Klasickou 

ukázkou může být reakce železanu draselného s fenolem, kdy vzniká železičnan a 

fenoxylový radikál (jednoelektronový přenos),83 přičemž v následujícím kroku 

reakcí železičnanu s fenoxylovým radikálem vzniká parachinon a trojmocné železo 

(dvouelektronový přenos).49  

 Shrneme-li tedy reakční mechanismy železanu s polutanty, může dojít 

k těmto případům: i) jednoelektronový přenos za vzniku radikálu a železičnanu, 

přičemž ten dále reaguje a redukuje se na železité produkty, ii) dvouelektronový 

přenos vedoucí ke vzniku radikálu a železičitanu, který dále reaguje s polutanty a 

opět se výsledně redukuje na trojmocné železo, iii) dvouelektronový přenos vedoucí 

ke vzniku dimeru a železičitanu dále reagujícího, iv) kyslíkový transfer vedoucí 

k oxidovanému produktu a železičitanu dále reagujícímu jako v předchozích 

případech.84 Mimo samotnou chemickou oxidaci nelze nezmínit také koagulační a 

sorpční vlastnosti produktů rozkladu železanu. Počet studií zabývajících se jimi není 

příliš velký. Často je monitorována pouze klesající koncentrace polutantů v roztoku, 

a tak může být obtížné bez provedení následných experimentů (rozpuštění 

sraženiny, desorpce) a užití dalších technik rozlišení oxidačních účinků od efektů 

sorpce. Dalším omezením je používání fosfátových a borátových pufrů zejména 

během laboratorních testování, kdy vznikající železité ionty jsou komplexně 

navázány do jejich struktur a je tak zamezeno tvorbě sraženiny.85  

S ohledem na vliv pH, rostoucí obsah železa v navážce a na koagulační 

charakteristiky se nabízí železan srovnat s chloridem železitým nebo síranem 

železitým. Především v oblasti pH 4-5 a při relativně menších navážkách (5 – 15 

μmol.dm-3) probíhá koagulace po aplikaci železanu rychle a její intenzita je 

s chloridem železitým srovnatelná.86 Železan byl porovnáván při nízkých navážkách 
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také se síranem železitým, kdy pokles celkového organického uhlíku ve vodě byl 

větší, avšak v přítomnosti huminových kyselin už ne.87  

Poměrně dobře prozkoumané je sorpční chování produktů rozkladu 

železanu draselného ve vodném roztoku. Podrobně byl popsán mechanismus 

odstranění arsenu, kdy po aplikaci železanu docházelo k zabudování polutantu do 

struktury vznikajících nanočástic γ-Fe2O3, které byly navíc díky magnetickým 

vlastnostem snadno separovatelné.88 Obdobně se do struktury produktů rozkladu 

železanu draselného zabudovávají také kademnaté ionty, avšak kobaltnaté, 

nikelnaté a měďnaté ionty jen částečně.89 Hlavním mechanismem jejich odstranění 

je v tomto případě vznik spinelovité struktury MFe2O4.  

Kromě laboratorních studií byl železan draselný již testován na reálných 

vodách s poměrně uspokojivými výsledky. Při aplikaci na kanalizační vody došlo 

k poklesu chemické spotřeby kyslíku (CHSK) o více než 30 % a navíc při procesu 

čištění vznikalo menší množství odpadního kalu oproti běžným technikám.90  V další 

studii byla směs železičnanu draselného a železanu draselného použita na směs 

chlorofenolů, kdy došlo k jejich úplnému odstranění včetně problémového 

pentachlorofenolu.91 Při odstraňování poměrně bohatých směsí mikropolutantů 

(zejména léčiv a pesticidů) z odpadních vod se účinnost degradace pohybovala 

v rozmezí 12.6 až 86.2 % pro jednotlivé mikropolutanty.92 V poslední době se také 

řada studií zabývala využitím železanů v kombinaci s dalšími oxidačními činidly. 

Díky vlivu reálných podmínek, kdy čištěná voda dosahuje například nepříznivých 

hodnot pH pro stabilitu železanu, bylo zjištěno, že právě synergický efekt dvou 

oxidačních činidel může poskytnout uspokojivé výsledky požadovaného odbourání 

i přes tyto limitující vlivy. Při užití směsi železičitanu, železičnanu a železanu 

v kombinaci s peroxidem vodíku klesal obsah chlorovaných benzenů a fenolů, 

nitrobenzenu, toluenu a anilinu v reálné vodě v rozmezí 62 až 80 % oproti 

počátečním hodnotám.93 Poměrně překvapující synergický efekt byl pozorován při 

oxidaci diklofenaku železanem, kdy přítomnost ABTS (která se běžně používá jako 

činidlo při spektrofotometrickém stanovení železanu) při pH 6-10 zvýšila rychlostní 

konstantu o 5 řádů. Pokud je ovšem ABTS přítomna v nadbytku, inhibuje celou 

reakci.64 Další studovanou kombinací byl železan a peroxymonosulfát pro oxidaci 
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atrazinu. Kompletního odbourání bylo dosaženo při počáteční koncentraci 46.5 

μmol.dm-3 a hodnotě pH 6 během 20 minut.94  

2.1.5 Kompozity železanu s postupným uvolňováním  

Při použití železanů pro čištění odpadních vod se složitou skladbou polutantů se 

ukazuje jako limitující jejich nízká stabilita za daných podmínek.95 Pokud není 

možné nežádoucí podmínky a vlastnosti roztoku optimalizovat a jde zároveň o 

komplikovanou směs, dochází rychle k rozkladu železanu a také k jeho spotřebování 

na reakce se všemi oxidovatelnými látkami, tedy i těmi, které jsou běžnou součástí 

reálných vod. Z tohoto důvodu plynou některé odlišné výsledky pro železan z 

modelových experimentů oproti testování přímo na kontaminovaných lokalitách. 

Bylo realizováno několik studií, kde bylo snahou zvýšit účinky železanu pro případ 

komplikovaných reálných systémů.  V posledních letech proto bylo zkoumáno 

zabudování železanu do kompozitu, matrice nebo kapsle, kdy by se oxidační činidlo 

postupně uvolňovalo, a místo jednorázové navážky byla udržována požadovaná 

koncentrace železanu v roztoku. Jedna z prvních takto zaměřených prací se 

zabývala přípravou železanu draselného enkapsulovaného v parafínu, kdy byl 

zkoumán vliv různě intenzivního míchání a délky vystavení ultrazvuku během 

přípravy a následně efektivita uvolnění železanu. Tento kompozit byl testován na 

odstranění trichlorethylenu.96 O rok později byl popsán železan draselný 

enkapsulovaný v parafínu a ethylcelulose, kdy bylo dosaženo při pH 6.5 odstranění 

93 % dinitrobutylfenolu.97 Dále bylo testováno zabudování krystalů železanu do 

pórů diatomitu, kdy výsledný materiál byl aplikován na odstranění methyloranže 

(65 % úbytek).98 V odpadních nemocničních vodách byl testován železan draselný 

zabudovaný ve formě 3D tištěných polyvinylalkoholových kapslí s úspěšností 

odbourání přes 80 % na řadě léčiv včetně karbamazepinu, clarithromycinu, 

azithromycinu, valsartanu, diklofenaku a atenololu.95 Příprava enkapsulovaného 

železanu draselného a železičnanu draselného v parafínu (Obr. 3), případně ve 

směsi parafínu a polyethylenglykolu je součástí této práce a vybrané výsledky byly 

ochráněny udělením užitného vzoru.  
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Obr. 3. Železan draselný enkapsulovaný parafínem po vhození do kontaminované 

vody. 

 

2.2 Funkcionalizované nanočástice oxidů železa  

2.2.1 Nanočástice oxidů železa 

Dalšími materiály, které byly v posledních desetiletích intenzivně studovány, 

zaznamenaly bouřlivý rozvoj a jsou spojovány s technologiemi čištění vod, jsou 

nanočástice oxidů železa. V této souvislosti jsou nejčastěji zmiňovány magnetit 

(Fe3O4), maghemit (γ-Fe2O3) a poněkud méně hematit99 (α-Fe2O3), výjimečně i 

goethit (α-FeOOH), i když jde o oxid-hydroxid. První studie byly vztaženy převážně 

k jejich magnetickým vlastnostem (hlavně prvních dvou) a byly publikovány již v 70. 

letech minulého století.100 Brzy nato byla podrobně popsána koprecipitační metoda 

syntézy maghemitu a goethitu.101 O rok později bylo v obdobné syntetické studii 

jako prekurzorů využito železnatých a železitých solí.102 Modifikace těchto metod 

se v podstatě používají do současnosti.  

Mezi unikátní vlastnosti nanočástic oxidů železa patří extrémně malé rozměry. 

Vysoké hodnoty specifické plochy povrchu jsou spojeny s účinnou sorpcí. 

Požadovaná reaktivita nanočástic, jakožto další možnost působení na polutanty, je 



21 
 

dána jak chemickým složením samotné nanočástice (například známé reduktivní 

účinky magnetitu103), tak možnou funkcionalizací jejího povrchu. 

Superparamagnetické nanočástice oxidů železa (Fe3O4 a γ-Fe2O3, tzv. SPIONs - 

Superparamagnetic Iron Oxide Nanoparticles) umožňují navíc velmi snadnou 

separaci pomocí externího magnetického pole a při opakované aplikaci jednoduché 

rozdispergování v roztoku po odstranění magnetického pole. Proto se často 

používají v procesech čištění vod nejen samotně, ale využívá se jich v kompozitech 

právě jako nosičů požadovaných magnetických vlastností. Příkladem je kompozit 

maghemitu a hydroxidu hlinitého připravený za účelem odstranění fluoridů, které 

mají vysokou afinitu k hydroxidu hlinitému (výsledná adsorpční kapacita 88.5 mg.g-

1 při pH 6.5).104 Bylo zde tedy využito jak synergického efektu pro odstranění 

daného polutantu, tak magnetických vlastností maghemitu. Dalším příkladem je 

kompozit magnetitu a uhlíku, který byl úspěšně testován na polycyklické 

aromatické uhlovodíky a bylo dosaženo zvýšené adsorpce oproti čistému magnetitu. 

Tento kompozit našel díky efektivní sorpci i využití v prekoncentračních metodách 

při analýze polycyklických aromatických uhlovodíků ve vodách.105  

Pomineme-li využití v kompozitech pro magnetické vlastnosti, nanočástice 

oxidů železa také našly uplatnění při odstranění léčiv včetně chinolovaných 

antibiotik z vod, kdy bylo dosaženo efektivní sorpce.106,107  Mezi dalšími na těchto 

oxidech úspěšně testovanými látkami z jiné skupiny polutantů lze uvést například 

methyl-oranž (71 % pokles z počáteční koncentrace 20 mg.L-1).108 Z dalších 

organických barviv pro červeň neutrální bylo dokonce dosaženo adsorpční kapacity 

105 mg.g-1 při pH 6, kdy významnou úlohu hrály hydroxylové funkční skupiny 

magnetitu při elektrostatické interakci s pozitivně nabitými molekulami 

odstraňovaného barviva.109 Pro adsorpci anorganických iontů, zejména chromanu, 

bylo dosaženo při použití nanočástic oxidů železa adsorpčních kapacit nižších (pro 

maghemit 19.2 mg.g-1,  pro maghemit s vrstvou goethitu na povrchu 25.8 mg.g-1,  pro 

magnetit 43.6 mg.g-1,  pro směs maghemitu a magnetitu 35.0 mg.g-1).110–113 Z dalších 

anorganických látek byly testovány například nikelnaté a olovnaté ionty (adsorpční 

kapacity nad 60 mg.g-1).114 Uvedené hodnoty adsorpčních kapacit jsou poměrně 

vysoké, nicméně cílená funkcionalizace nanočástic efektivitu odstranění polutantů 

ještě významně zvyšuje (viz kapitola 4.3.5). Možnosti úpravy cíleným navázáním 
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požadovaných struktur na nanočástice oxidů železa a jejich celková 

biokompatibilita tak otevírají cestu k řadě aplikací v procesech čištění vod.   

2.2.2 Syntéza nanočástic oxidů železa 

Oproti popisované syntéze železanů v kapitole 2.1.2, kdy jejími parametry a 

podmínkami se dá ovlivnit zejména čistota výsledného produktu, zde postup a 

následně metody funkcionalizace určují morfologii, distribuci velikosti nanočástic i 

magnetické chování výsledného produktu, což jsou klíčové vlastnosti. Mezi 

nejčastější syntetické metody patří zejména koprecipitace, dále pak mikroemulsní  

syntéza, termická dekompozice, hydrotermální nebo sonochemické metody.115 

Zajímavou alternativou je biosyntéza, kdy jsou využívány bakterie.116  

Metoda koprecipitace spočívá ve smíchání železitých a železnatých iontů (často 

v molárním poměru 2:1) ve vysoce zásaditém roztoku za různých teplot. Pokud je 

molární poměr přesně dodržen, hodnota pH se pohybuje v rozmezí 9-14 a je omezen 

přístup kyslíku, vzniká černá sraženina magnetitu (rov. 11). V oxidačních 

podmínkách117 může docházet až k nežádoucí tvorbě hydroxidu železitého (rov. 

12).  

Fe2+ + 2Fe3+ + 8OH- → Fe3O4 + 4H2O     (rov. 11) 

Fe3O4 + 0.25O2 + 4.5H2O → 3Fe(OH)3     (rov. 12) 

Tomu se předchází například probubláváním reakčního roztoku dusíkem. 

Pokud je molární poměr železitého ku železnatému prekurzoru výrazně snížen, byl 

pozorován vznik nanočástic maghemitu s malým podílem fáze magnetitu.118 Obecně 

se nanočástice magnetitu za pokojové teploty, pokud nejsou v inertní atmosféře, 

oxidují pomalu na maghemit, při vyšších teplotách na hematit.119 Vlastnosti 

produktu získaného koprecipitačními metodami dále závisí na tom, jaké soli byly 

použity, reakční teplotě, pH, iontové síle a také v jakém objemu a jak rychle jsou 

roztoky smíchány nebo přikapávány. Výhodou koprecipitačních metod je jejich 

snadné technické provedení (Obr. 4), relativně nízké náklady na vstupní chemikálie 

bez dalších zdrojů energie (ultrazvuk, vysokoteplotní ohřev, autokláv) a šetrnost 

k životnímu prostředí díky absenci jedovatých rozpouštěděl.120 
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Obr. 4. Koprecipitace nanočástic maghemitu z železnatých a železitých solí 

v alkalickém prostředí. 

Koprecipitační metoda byla využita také při syntéze nanočástic maghemitu v této 

práci (viz kapitola 4.3.2.). Zvýšením pH a iontové síly je možné ovlivňovat velikost, 

kdy díky  vyšší distribuci povrchových nábojů vznikají nanočástice menších 

rozměrů.121 Alternativu poskytují mikroemulsní techniky, kdy je v kontinuální 

olejové fázi využito kapiček vody a v přítomnosti surfaktantu lze dosáhnout účinněji 

řízeného zrání krystalů. Velikost vzniklých nanočástic pak jde ovlivňovat velikostí 

kapek,122 anebo změnou molárního poměru vody ku surfaktantu v mikroemulsním 

systému.123   

Při termické dekompozici je důležitá volba vhodného prekurzoru. Příkladem 

termické dekompozice je užití pentakarbonylu železa v oktyl-etheru a kyselině 

olejové za teploty 100 °C po přidání trimethylamin-oxidu, kdy vznikají nanočástice 

maghemitu s velikostí okolo 13 nm.124 Dále lze využít reakci acetyl-acetonátu 

železitého ve fenyleteru v přítomnosti alkoholu a surfaktantu při 265 °C, kdy jsou 

výsledným produktem monodisperzní nanočástice magnetitu.125 Často se také 
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užívají sloučeniny jako oleát železitý, octan železitý, oxid-hydroxid železitý nebo 

pruská modř.126–128 Další metodou přípravy nanočástic oxidů železa je 

hydrotermální syntéza, která probíhá v autoklávech za stanovených teplot a tlaků 

v řádu desítek hodin. Distribuce velikostí nanočástic a výsledná morfologie 

produktu je velmi citlivě závislá na použitých reakčních podmínkách.129   

2.2.3 Stabilizace nanočástic oxidů železa a jejich funkcionalizace pro 

procesy čištění vod 

Studium stability a chování nanočástic v roztoku či na vzduchu je obecně 

důležité jak z hlediska jejich aplikací zejména při čištění podzemních vod, kdy 

transport do místa určení trvá určitou dobu, tak také pro možnost skladování 

v reálných podmínkách. Je-li nanočástice volně v roztoku nebo vystavena 

vzdušnému kyslíku či vlhkosti, důležitou roli hraje chemické složení. Pokud 

obsahuje ochotně reagující složky, dochází snadno k interakci s okolím. U nanočástic 

oxidů železa to lze pozorovat na příkladu, kdy nanočástice magnetitu mohou 

vzdušnou oxidací přejít na nanočástice maghemitu. Dalším významným faktorem je 

velikost nanočástic, kdy se jeví nejvýhodněji rozměry okolo 5-20 nm, menší 

nanočástice už mohou mít příliš tendenci aglomerovat díky snaze systému snížit 

energii spojenou s udržením velké plochy povrchu.130 Pro oxidy železa byla zvýšená 

agregace při zmenšující se velikosti nanočástic pozorována například u hematitu.131 

Dále je agregace ovlivněna také hodnotou pH a iontové síly.   

Ve snaze předejít nežádoucí degradaci nasyntetizovaných materiálů, omezit 

aglomeraci a zvýšit jejich aplikační potenciál byla řada studií věnována cílenému 

navázání široké škály chemických struktur na povrch nanočástic těchto materiálů. 

U oxidů železa se využívá přítomnosti hydroxylové skupiny, která umožňuje 

interakci s celou řadou funkčních skupin. Mezi typické látky navazované na povrch 

nanočástic oxidů železa patří alkoxysilany, aminy, dopamin, cystein nebo 

karboxylové kyseliny. Ty ale tvoří nepříliš silnou vazbu, která je termolabilní.132 

Navázáním požadovaných struktur lze dosáhnout očekávaných vlastností. Jednou z 

nich může být například micelární chování funkcionalizovaných nanočástic. K tomu 

bývají využívány surfaktanty iontového charakteru, amfoterní, anebo jiné133 podle 

požadovaného účelu výsledného materiálu (případně struktury cílového 

polutantu). Jako příklad může posloužit využití tvorby micel z  nanočástic 
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maghemitu obohacených na povrchu matricí na bázi křemíku a dále právě 

surfaktantem k efektivnímu odstranění anorganických aniontů, přičemž materiál 

bylo možno recyklovat pro další užití.134 Úspěšně byly testovány obdobné micely 

nanočástic magnetitu na hydrofobních organických polutantech včetně pesticidů.135 

Dále byly studovány možnosti, jak zvýšit efektivitu odstranění polutantů 

optimalizací porozity užitých materiálů ve vztahu k ukotvení surfaktantu a ploše, 

kterou blokuje pro adsorpční mechanismy.136 

Dalším možným cílem modifikace nanočástic je zvýšení chemické pestrosti 

povrchu nanočástice. Přítomnost rozličných funkčních skupin mění reaktivitu a 

podporuje adsorpci. Mohou být použity jak malé molekuly, tak látky až polymerního 

charakteru. Typickým zástupcem polymeru je zde chitosan, přírodní polysacharid, 

který je biokompatibilní stejně jako oxidy železa a přítomnost aminoskupin v jeho 

struktuře podporuje chelataci anorganických iontů, což lze opět využít při čištění 

vod. Například pro měďnaté kationty bylo dosaženo adsorpční kapacity 21.5 mg.g-1 

při použití magnetitu s navázaným chitosanem.137 Ze sacharidů, kromě 

polymerizujících, byly také studovány cyklodextriny (cyklické oligosacharidy), 

které mohou obsahovat jak hydrofilní povrch, tak lipofilní kavity, což bylo využito 

při odstranění měďnatých iontů a 1-naftylaminu z kontaminované vody.138 Pro 

tvorbu polymerů byl dále využit například 3,4-ethylendioxythiofen, kdy dva 

nepárové elektrony na atomu síry významně podporují koordinaci anorganických 

kationtů.139 Často mezi požadované funkční skupiny patří aminoskupina. Většinou 

se zabudovává na povrch nanočástic pomocí relativně malých molekul, oproti 

zmiňovaným polymerním strukturám, například pomocí 1,6-hexandiaminu. 

Nanočástice magnetitu takto funkcionalizované aminoskupinou byly použity při pH 

6 a bylo dosaženo adsorpční kapacity 25.8 mg.g-1 pro odstranění měďnatých 

iontů.140 Obdobně bývá také využíván 3-aminopropyltriethoxysilan, avšak nejen 

díky přítomnosti aminoskupiny na jeho molekule, ale také pro zprostředkování 

navázání další molekuly. Nanočástice magnetitu funkcionalizované 3-

aminopropyltriethoxysilanem byly úspěšně testovány při odstranění měďnatých, 

kademnatých a rtuťnatých iontů.141 Alternativní postup pro získání požadované 

aminoskupiny může být navázání polyakrylové kyseliny na povrch nanočástic 

magnetitu s následnou reakcí s diethylentriaminem, kdy požadované aminoskupiny 

lze aktivovat pomocí karboimidu.142,143 Navázání samotné kyseliny akrylové na 
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povrch nanočástic bylo také testováno a zprostředkováno přes právě již zmíněný 3-

aminopropyltrietoxysilan a akryloyl chlorid. Výsledný materiál byl úspěšně 

testován na odstranění olovnatých, nikelnatých, měďnatých a kademnatých 

iontů.144 Povrch nanočástic oxidů železa byl za účelem zlepšení adsorpce těžkých 

kovů funkcionalizován také huminovými kyselinami145 a dimerkaptobutandiovou 

kyselinou.146  

V předchozím odstavci bylo zmíněno využití polymerizujících látek. Nevýhodou 

tvorby polymerních struktur na povrchu nanočástic však může být nežádoucí 

zvětšení jejich rozměrů a také zhoršení magnetických vlastností. V tomto ohledu 

molekuly nepolymerního charakteru jako například aminokyseliny představují 

zajímavou alternativu. Byla již popsána funkcionalizace nanočástic oxidů železa 

pomocí histidinu, tyrosinu, L-argininu, L-lysinu, L-glycinu a L-glutamové 

kyseliny.147,148 Kompozit cysteinu-ferritu byl využit v katalýze149 a nanočástice 

maghemitu s navázaným L-cysteinem při odstraňování chromu a olova.150 

V souvislosti s aminokyselinami byl testován také glutathion (L-γ-glutamyl-L-

cysteinyl-glycin, GSH), malý tripeptid obsahující jak thiolovou, karboxylovou tak 

aminoskupinu, což je výhodná kombinace pro zachytávání těžkých kovů z roztoku. 

Nanočástice oxidů železa s navázaným GSH byly již syntetizovány pro separaci 

proteinů,151 katalýzu152 a v oblasti čištění vod byl testován kompozit (GSH navázán 

přes silikát) na olovnatých iontech.153  
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3 Cíle disertační práce 

Cíle disertační práce lze shrnout do následujících bodů: 

• Nalezení rychlostních konstant pro reakci železanu draselného 

s iodosulfuronem a pro reakci s atrazinem  

• Identifikace meziproduktů reakce naznačujících mechanismus štěpení 

molekul studovaných herbicidů 

• Porovnání účinnosti železanu draselného a manganistanu draselného 

při odbourání iodosulfuronu a atrazinu 

• Příprava kompozitu s postupně uvolňovaným železanem draselným pro 

reakci s polutanty ve vodném roztoku 

• Syntéza nanočástic oxidu železa s funkcionalizací umožňující efektivní 

odstranění chromanu z roztoku 

• Studium regenerace těchto nanočástic umožňující efektivní adsorpci 

v několika cyklech 
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4 Experimentální část 

4.1 Oxidativní degradace atrazinu a iodosulfuronu 

železanem draselným ve vodném roztoku 

4.1.1 Použité chemikálie 

Iodosulfuron (99.9 %), atrazin (98.8 %) a železan draselný (>90 %) byly 

zakoupeny od Sigma Aldrich. Čistota železanu byla ověřena pomocí atomové 

absorpční spektroskopie a Mössbauerovy spektroskopie. Acetonitril (99.99 %) byl 

pořízen od Fisher Scientific a kyselina octová (99 %), kyselina sírová (99 %), 

kyselina chlorovodíková (35 %), hydroxid sodný (98 %), hydrogenfosforečnan 

draselný (>99 %), dihydrogenfosforečnan draselný (>99 %) byly zakoupeny od 

firmy Penta. Manganistan draselný vyrobila společnost Lachema. 

 

4.1.2 Použité metody, instrumentace, příprava roztoků 

Počáteční koncentrace roztoků železanu draselného byly ověřeny 

spektrofotometricky (Analytic Jena – Specord S600) při 510 nm. Pro pH přibližně 

kolem hodnoty 9.2 byl pro výpočet výsledné koncentrace železanu použit molární 

absorpční koeficient ε510(FeO42-) = 1150 dm3.mol-1.cm-1. Zásobní roztoky byly 

připraveny rozpuštěním železanu draselného (naváženého pod dusíkovou 

atmosférou) v 5 mmol.dm-3 roztoku fosforečnanu. Zásobní roztoky herbicidů byly 

připraveny rozpuštěním dané navážky v 5 mL acetonu a doplněny do objemu 25 mL 

deionizovanou vodou. Při všech provedených experimentech byla použita voda 

deionizovaná pomocí zařízení AQUAL system 29-2 (Verkon).   

Kinetika reakce železanu draselného s atrazinem a iodosulfuronem byla pro 

každý herbicid sledována samostatně za podmínek pseudoprvního řádu, kdy 

koncentrace železanu byla 40 µmol.dm-3 a sledovaného herbicidu byla 500 µmol.dm-

3. Pro monitoring koncentrace v čase byl využit stopped-flow spektrofotometr SFM-

20 (Bio-Logic). Roztok železanu byl v reakční cele smíchán s roztokem herbicidu 1:1 

a absorbance byla sledována při 510 nm. Při hodnotě pH 6 byla pozorována 

intenzivní precipitace pro iodosulfuron, proto výstup z tohoto měření nebyl zahrnut 

do celkových výsledků. Měření bylo opakováno šestkrát a výsledné hodnoty 
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rychlostních konstant pseudoprvního řádu zprůměrovány. Tyto hodnoty byly 

získány odečtením rychlostních konstant pro reakci železanu s herbicidy od 

rychlostních konstant rozkladu železanu za stejných podmínek, ale bez přítomnosti 

herbicidů.  

Pro sledování kinetiky reakce železanu draselného s atrazinem a 

iodosulfuronem v porovnání s manganistanem byly připraveny zásobní roztoky 

herbicidů o koncentracích 50 mg.dm-3. Reakce byly sledovány při hmotnostních 

poměrech 2:1 a 10:1 (železan : iodosulfuron), 1:10 a 1:20 (železan : atrazin), 2:1 

(manganistan : iodosulfuron) a 20:1 (manganistan : atrazin). Hodnoty pH reakčních 

roztoků byly modifikovány přidáním několika kapek koncentrované kyseliny sírové 

v reakčních roztocích na hodnoty 6, 7, 8, 9 pro železan a 6, 9 pro manganistan. 

V daných časových intervalech byly odebrány 2 mL reakčního roztoku k filtraci přes 

diskové filtry (Nylon, PA, 0.2 µm, Fisher Scientific). Možnost ovlivnění výsledků 

filtrací byla vyloučena stanovením sledovaných herbicidů v roztoku před filtrací a 

ve filtrátu. Poněvadž při reakcích s manganistanem bylo třeba odfiltrovat 

přebytečný manganistan a jeho produkty, ale nevznikala sraženina, která by šla 

filtrovat membránovým filtrem 0.2 µm, byla použita technika extrakce tuhou fází 

(SPE-CHROMABOND®) s použitím prekoncentrační kolonky Strata C-18E (55µm). 

Prvně došlo třikrát k promytí 3 mL acetonitrilu, dále dvakrát pro kondicionaci k 

promytí 3 mL 3 % acetonitrilu v deionizované vodě. Následně byly nadávkovány 2 

mL vzorku a eluovány pomocí acetonitrilu pro následnou HPLC analýzu. 

Koncentrace atrazinu a iodosulfuronu v jednotlivých vzorcích byly zjištěny pomocí 

separace na chromatografické koloně Hibar® HR Purospher® STAR RP-18 (Merck) 

v systému Dionex Ultimate 3000 s UV-Vis detekcí při 254 nm. Zkoumané herbicidy 

eluovaly v retenčních časech 2.5 min (atrazin) a 2.9 min (iodosulfuron) při průtoku 

0.3 mL/min a isokratické metodě 55 % A a 45 % B (A - 0.5 % kyselina octová 

v acetonitrilu (v/v), B – 0.5 % kyselina octová ve vodě (v/v)). Injekční objem byl 1 

µL a k vyhodnocení byl použit software Chromeleon Chromatography Management 

Systém V 6.80 (Dionex).  

Struktury reakčních meziproduktů byly analyzovány pomocí UPLC spojené 

s vysoko-rozlišovacím hmotnostním spektrometrem s integrovanou iontově 

mobilitní celou SYNAPT G2 S (Waters). Chromatografická separace probíhala na 
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koloně EC 150/2 NUCLEODUR C18 Gravity (1.8 µm). Použita byla gradientová 

metoda (A – 0.5 % kyselina octová ve vodě, B – 0.5 % kyselina octová v acetonitrilu): 

0 min 50 % (v/v) B, 10 min 80 % (v/v) B, 12 min 100 % (v/v) B, 13 min 100 % (v/v) 

B, 13.5 min 50 % (v/v), 15 min 50 % (v/v) B. Průtoková rychlost byla 0.3 mL/min a 

injekční objem 5 µL. Podmínky online spektrometrické detekce byly následující: 

iontový zdroj elektrospray (Z-spray) v pozitivním módu, kapilární napětí 3.0 kV, 

teplota zdroje 100 °C, desolvační teplota 500°C, průtok zmlžovacího plynu 100 L.h-

1, průtok desolvačního plynu 1000 L.h-1, kolizní energie pro jeden sken 4 eV, čas 

skenu 0.2 s, prodleva mezi skeny 0.02 s, pro MS/MS skeny byla použita rampa 

kolizní energie 20-50 eV při kolizí indukované disociaci. Pro získání přesných a 

správných hmot byly hodnoty m/z korigovány pomocí techniky Lock Spray Probe 

(referenční iontový zdroj – sprejován roztok leucin-enkefalinu 200 pg.µL-1 v 1:1 

acetonitrilu a vodě, celkové okyselení tohoto roztoku činilo 0.1 % (v/v) kyselinou 

mravenčí). 

 

4.1.3 Kinetika odbourání atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným  

Kinetika reakce železanu draselného s atrazinem a iodosulfuronem byla pro 

každou reakci sledována zvlášť pro hodnoty pH 6, 7, 8 a 9 pomocí techniky stopped-

flow. Rychlost reakce železanu s daným herbicidem lze vyjádřit jako: 

-d[Fe(VI)]/dt = k[Fe(VI)]m.[H]n     (rov. 13) 

[Fe(VI)] a [H] jsou koncentrace železanu a daného herbicidu, „m“ a „n“ jsou reakční 

řády a „k“ je rychlostní konstanta reakce. Reakce železanu s většinou polutantů běží 

podle druhého řádu.154 Protože ale při experimentu byl použit nadbytek herbicidu, 

jeho koncentrace se během reakce významně nemění. Koncentraci herbicidu lze 

tedy zahrnout do nové rychlostní konstanty k1, a proto byla reakce studována podle 

pseudoprvního řádu, kde platí:  

k1 = kapp.[H]         (rov. 14) 
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kapp (M-1s-1) je tzv. zdánlivá rychlostní konstanta druhého řádu, která vystihuje 

rychlost reakce za daných podmínek. Pro studovaný případ lze tedy využít 

následující vztah: 

d[Fe(VI)]/dt = k1[Fe(VI)]m.      (rov. 15) 

Pokles koncentrace železanu draselného v závislosti na čase byl 

spektrofotometricky sledován jako součást techniky stopped-flow. Úbytek železanu 

probíhal podle kinetiky prvního řádu v přebytku daného herbicidu. Na obrázku 5  

 

 

 

 

 

Obr. 5 Kinetické křivky pro rozpad železanu draselného v přítomnosti atrazinu (a) 

a iodosulfuronu (b) při pH 8, [(Fe(VI)] = 40 µmol.dm-3, [ATZ] = 500 µmol.dm-3, 

[Fe(VI)] = 40 µmol.dm-3, [IDS] = 500 µmol.dm-3. 

můžeme vidět pokles hodnoty absorbance v čase pro pH 8. Z dat naměřených pro 

jednotlivé hodnoty pH 6, 7, 8 a 9 byly následně vypočteny zdánlivé rychlostní 

konstanty jak pro atrazin, tak pro iodosulfuron (Obr. 6). Pro oba herbicidy je zřejmý  

 

 

 

 

 

Obr. 6. Zdánlivé rychlostní konstanty druhého řádu jako funkce pH při oxidaci 

atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným (Příloha 1). 
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nárůst reaktivity s železanem draselným se snižující se hodnotou pH. Protože při 

studovaném rozmezí pH nepřipadají pro studované herbicidy protolytické děje 

v úvahu (pKa = 1.68-1.71 pro ATZ, 3.19-3.25 pro IDS),155,156 ovlivňují změnu 

rychlosti reakce při různých pH protolytické formy železanu. Železan se vyskytuje 

v těchto acidobazických formách: H3FeO4+, H2FeO4, HFeO4- a FeO42-, přičemž síla 

jednotlivých protolytických forem v roztoku je popsána disociačními 

konstantami157 v literatuře: 

H3FeO4+ ⇄ H+ + H2FeO4  pKa1 = 1.6      (rov. 16) 

H2FeO4 ⇄ H+ + HFeO4-  pKa2 = 3.5      (rov. 17) 

HFeO4- ⇄ H+ + FeO42-  pKa3 = 7.23      (rov. 18) 

Při pH 6-9 jsou jednoznačně do reakce zapojeny formy HFeO4- a FeO42-, přičemž 

zmíněná protonovaná forma vykazuje větší spinovou hustotu na oxoligandu než 

neprotonovaná a to je příčinou zvýšené reaktivity.158 Protože přítomnost této 

protonované formy se se snižujícím pH zvyšuje, pozorujeme vliv pH na reaktivitu 

železanu se zkoumanými herbicidy, což je ve shodě s literaturou.15,159 Z obr. 6 dále 

vyplývá, že železan ochotněji reaguje s molekulami iodosulfuronu než atrazinu. To 

lze vysvětlit díky rozdílné struktuře zkoumaných herbicidů, kdy iodosulfuron 

obsahuje pro případné napadení molekulou železanu sulfonamidovou a amidovou 

skupinu, zatímco atrazin sekundárně aminovou. Vyšší reaktivita železanu se 

sulfonamidy oproti sekundárním aminům již byla popsána160 a koresponduje s výše 

popsaným jevem.  

4.1.4 Oxidace atrazinu a iodosulfuronu: Porovnání účinnosti železanu 

draselného a manganistanu draselného 

Oxidace atrazinu železanem draselným byla prvně zkoumána s použitím 

hmotnostního poměru 10:1 (železan : atrazin) při pH 8. Během prvních pěti minut 

došlo k odbourání 60 % atrazinu, avšak dále se již koncentrace tohoto herbicidu 

nesnižovala (Obr. 7). Pro získání vyššího podílu odstraněného atrazinu vůči 

zbylému v roztoku byly dále provedeny experimenty s hmotnostním poměrem 20:1 

(železan : atrazin), během nichž se podařilo při pH 6 dosáhnout úplného odstranění 

polutantu z roztoku (pod limit stanovení). 



33 
 

 

 

 

 

 

Obr. 7.  Pokles koncentrace atrazinu (c0 = 50 mg.dm-3) při aplikaci železanu 

draselného 10:1. 

Při vyšších hodnotách pH byla účinnost odstranění atrazinu nižší (Obr. 8a). Tento 

výsledek je v souladu s předchozími výše popsanými experimenty, kdy účinnost 

železanu roste se snižující se hodnotou pH roztoku. Za těchto podmínek se poločas 

reakce vypočtený z rychlostních konstant pohybuje od 1.6 do 40 s při nárůstu 

hodnoty pH z 6 do 9.  

Obr. 8. Porovnání odstranění atrazinu a iodosulfuronu pomocí železanu 

draselného a manganistanu draselného při hodnotách pH 6, 7, 8 a 9 (Příloha 1). 
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Následně byla zkoumána reakce železanu draselného s iodosulfuronem za 

hmotnostního poměru 10:1 (železan : iodosulfuron) při pH 8. Poločas reakce 

vypočtený z rychlostních konstant byl 35 s. Do pěti minut tak byl herbicid plně 

zoxidován (Obr. 9), proto došlo k úpravě hmotnostního poměru reaktantů na 2:1 

(železan : iodosulfuron), kdy za snížení navážky železanu stále ještě byla 

 

 

 

 

Obr. 9. Pokles koncentrace iodosulfuronu (c0 = 50 mg.dm-3) při aplikaci železanu 

draselného 10:1. 

pozorována vysoká efektivita odstranění sledovaného herbicidu z roztoku (Obr. 

8b). Během prvních 5 min došlo k poklesu koncentrace iodosulfuronu přes 90 %. 

Zde vliv pH nebyl ve sledovaném časovém úseku příliš pozorovatelný. Hodnota 

rychlostní konstanty narůstala z 0.4 s pro pH 6 na 70 s pro pH 9. Pro snazší 

porovnání účinnosti železanu draselného a naplnění jednoho z cílů disertační práce 

byla reaktivita tohoto materiálu porovnána s manganistanem draselným, který se 

jako oxidační činidlo používá v konvenčních technologiích čištění vod. 

Z naměřených dat (Obr. 8a oproti 8c a 8b oproti 8d) vyplývá, že železan draselný 

oxidoval studované herbicidy účinněji než manganistan draselný. Tato zvýšená 

efektivita odstranění polutantů souvisí s různými hodnotami redoxních 

potenciálů,67 které jsou pro železan 2.2 V a 0.7 V pro kyselé a zásadité prostředí, 

zatímco pro manganistan 1.68 V a 0.59 V. Kromě toho, že manganistan draselný 

reagoval se sledovanými herbicidy za stejných reakčních poměrů jako železan 

draselný méně ochotně, lze pozorovat, že v případě iodosulfuronu neklesla 

koncentrace ani pod polovinu původní hodnoty na rozdíl od atrazinu. Toto zjištění 

je v souladu s literaturou, kdy byla pro manganistan draselný pozorována téměř 
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nulová reaktivita s organickými polutanty obsahujícími sulfon-amidovou skupinu 

(například sulfamethoxazol). V přítomnosti aminoskupiny s organickými polutanty 

manganistan draselný běžně reaguje (například trimetoprim).161 

4.1.5 Studium meziproduktů a mechanismus oxidace  

Meziprodukty oxidace atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným byly 

studovány pomocí UHPLC/MS2 za reakčních poměrů 20:1 a 2:1 odpovídajících 

podmínkám z výše popsaných experimentů. Na obrázku 10 můžeme vidět MS2 

spektrum získané  

 

 

 

 

 

 

Obr. 10. MS/MS spektrum oxidovaného meziproduktu m/z 230.1 reakce atrazinu 

s železanem draselným. 

průměrováním pro pík s retenčním časem 1.55 min. Protože retenční čas atrazinu je 

vyšší (2.64 min), lze říci, že meziprodukt (parentní ion m/z 230.0803 v MS spektru) 

vykazuje vyšší polaritu než molekula herbicidu vstupujícího do reakce vzhledem 

k separaci na reverzní stacionární fázi. Spektra pro tento meziprodukt byla 

naměřena v pozitivním módu a ion byl podroben další separaci a následným 

fragmentačním experimentům v kolizní cele. Vznik tohoto oxidačního 

meziproduktu hydrolytickou cestou je vzhledem k poločasu této reakce pro atrazin 

vyloučen162 a jeho struktura odpovídá předpokládanému oxidačnímu mechanismu 

reakce atrazinu s železanem draselným. Během experimentů nebyl nalezen 

očekávaný dechlorační produkt atrazinu a struktura ověřená z MS spektra ukazuje 

na oxidaci alkylového řetězce, jejímž výsledkem je tvorba aldehydové nebo 

ketoskupiny (Obr. 11). Uvedená struktura byla již pozorována při oxidaci atrazinu 

atrazinu 50mg/l

m/z
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ozonem,163 případně hydroxylovým radikálem.164 Ze struktury potvrzené z MS 

spekter vyplývá, že železan draselný oxiduje ochotněji ethylovou část molekuly 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 11 Meziprodukty oxidace atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným 

(Příloha 1).  

než rozvinutější isopropylovou. Obdobné chování můžeme nalézt opět u 

hydroxylového radikálu, kdy je při reakci s molekulou atrazinu preferována 

ethylová skupina.164,165 Při reakci železanu draselného s iodosulfuronem byly 

chromatograficky separovány ionty m/z 141.0774 a m/z 324.9034 s retenčními 

časy 1.12 min a 2.69 min. Nižší retenční čas opět poukazuje na vyšší polaritu 

studovaných meziproduktů vzhledem k pořadí eluce na reverzní stacionární fázi 

oproti původnímu iodosulfuronu (retenční čas 2.90 min). Na obrázku 12a můžeme 

vidět fragmentační MS2 spektrum pro ion m/z 141.0774, kde jednoznačnou ztrátou 

methylnitrilu vzniká ion m/z 100.0523 (6-methoxy-1,3,5-triazin-2,4-diamin) 

s odchylkou nepřevyšující teoretickou hodnotu pro danou strukturu o 12.0 ppm. 

Dále byla pozorována při experimentech v kolizní cele fragmentace iontu 324.9031, 
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kdy zřetelně došlo při fragmentaci ke ztrátě molekuly oxidu siřičitého (Obr. 12b). 

Oba popsané meziprodukty oxidace iodosulfuronu železanem draselným 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 12. MS/MS spektra meziproduktů m/z 141.1 (A) a m/z 324.9 (B) vznikajících 

při oxidaci iodosulfuronu železanem draselným. 

naznačují, že molekula byla rozštěpena v místech C-N a S-N vazeb. Obdobné štěpení 

tohoto herbicidu, kdy reakce probíhala fotokatalyticky, bylo již popsáno 

v literatuře.166 Alternativním vysvětlením vzniku popisovaných meziproduktů 

může být hypotetická struktura nestabilního oxidačního produktu s vyšší 

molekulovou hmotností než původní molekula herbicidu, kterou nebylo možno díky 

fragmentation 309.90 and 324.9021
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nízké stabilitě zachytit a popisované meziprodukty vznikly jejím rozpadem. 

Hydrolytický mechanismus byl vyloučen experimentem, kdy za stejných reakčních 

podmínek jako u výše uvedených experimentů bylo místo přídavku železanu 

draselného upraveno pH na hodnotu odpovídající jeho rozpuštění a žádný 

významný pokles koncentrace iodosulfuronu v roztoku nebyl pozorován.  

 

4.2 Odstranění fenolu z vod pomocí kompozitu 

s postupným uvolňováním železanu draselného 

4.2.1 Použité chemikálie 

Směs železičnanu draselného a železanu draselného byla dodána společností 

NANOIRON, s.r.o. Obsah železa byl stanoven plamenovou fotometrií a činil 20.7 %. 

Pomocí Mössbauerovy spektroskopie bylo určeno zastoupení jednotlivých 

oxidačních stavů pro železo ve vzorku: 52.2 % Fe(III), 36.2 % Fe(V) a 11.6 % Fe(VI). 

Fenol, acetonitril, kyselina octová a dihydrogenfosforečnan draselný byly 

zakoupeny od společnosti Sigma-Aldrich. Hydrogenfosforečnan draselný a síran 

železnatý dodala společnost Mallinckrodt, ABTS firma Roche Diagnostics. Parafín 

byl zakoupen od PEAK Candle Supplies. Všechny roztoky byly připraveny 

v deionizované vodě (Barnstead E-pure Ultrapure water purification systém).  

4.2.2 Příprava vzorků a provedení experimentů 

Série experimentů byly provedeny v 100 mL Erlenmayerových baňkách. 

Počáteční koncentrace fenolu byly 500, 50 a 10 mg.dm-3. Při experimentech 

s práškovým železanem draselným a železičnanem draselným byla výsledná 

koncentrace v roztoku 2.5 mmol.dm-3. Ihned po přidání kompozitu anebo prášku 

byly reakční baňky umístěny na rotační třepačku (200 rpm) a temperovány na 20 

°C. Vzorky (1 mL) byly odebrány v definovaných časových intervalech a 

centrifugovány 15 min (12 000 g). Supernatant byl převeden do vialky a obsah 

fenolu stanoven pomocí HPLC. Aktuální koncentrace železanu draselného byla 

měřena spektrofotometricky pomocí reakce s činidlem ABTS. Hodnota pH byla u 

všech vzorků monitorována v pravidelných intervalech a hydrolytická degradace 

byla vyloučena dodatečnými experimenty (reakce za stejných podmínek včetně pH, 
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ale bez přítomnosti práškového železanu, železičnanu či kompozitu). Kompozit 

s postupně uvolňovaným železanem draselným a železičnanem draselným byl 

připraven obdobným postupem, jako již publikovaný kompozit s persulfátem.167 15 

g parafínu bylo roztaveno v kádince a přidáno 22.5 g práškového železanu 

draselného a železičnanu draselného. Po důkladném rozmíchání byla suspenze 

převedena do dřevěné formy a ponechána 3 minuty vychladnout. Pro kontrolní 

experimenty byl použit pouze parafín pro vyloučení vlivu adsorpce polutantu na 

matrici.  

4.2.3 Použité metody 

Množství železanu draselného v roztoku bylo stanoveno 

spektrofotometricky.168 0.025 g ABTS bylo přidáno do 25 mL odměrné baňky a 

doplněno po rysku deionizovanou vodou. 0.6 mol.dm-3 acetátový a 0.2 mol.dm-3 

fosfátový pufr byly použity pro udržení požadovaného pH zbarvovací reakce a 0.1 

mol.dm-3 borátový pufr byl použit ke stabilizaci zásobního roztoku železanu (46 µ 

mol.dm-3). Pro měření byl smíchán 1 mL ABTS, 5 mL acetofosfátového pufru, 1 mL 

vzorku a doplněno po rysku (25 mL odměrná baňka) deionizovanou vodou. 

Absorbance byla měřena při 415 nm a výsledné koncentrace byly spočteny pomocí 

lineární regrese (R2 = 0.99). Použit byl spektrofotometr HACH DR 2800. Obsah 

fenolu byl stanoven pomocí vysoce účinné kapalinové chromatografie (Shimadzu 

Scientific Instruments Columbia, MD) se spektrofotometrickou detekcí. Isokratická 

metoda s mobilní fází 50:50 acetonitril : voda byla použita s injekčním objemem 20 

µL a průtokem 1 mL.min-1. Separace probíhala na koloně Hypersil Keystone column 

(AQUASIL C18, 250 x 4.6 nm). Všechny mobilní fáze byly před použitím filtrovány 

(PALL Life Sciencies, 0.45 µm). Fenol eluoval v retenčním čase 4.9 min a přiřazený 

pík byl kvantifikován při 269 nm. Kontrolní experimenty byly provedeny za užití 

vzorků bez fenolu a bez železanu. Každý vzorek byl měřen ve třech opakováních. 

Data byla vyhodnocována pomocí softwaru Origin Pro 2016 Student Version.  
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4.2.4 Porovnání účinnosti kompozitu oproti práškovému železanu 

draselnému a železičnanu draselnému 

Kompozit s postupně uvolňovaným železanem draselným (železičnan 

přechází ve vodném roztoku ihned na železan) byl aplikován na roztok fenolu, 

jakožto modelového polutantu. Na obrázku 13a můžeme vidět, že při aplikaci jedné 

kapsle kompozitu do roztoku o koncentraci 500 mg.dm-3 dojde k oxidaci 20 % 

původního množství fenolu do dvou hodin. Při desetinásobně nižší koncentraci 

fenolu můžeme pozorovat po dvou hodinách oproti tomu téměř 80 % úbytek.  

Obr. 13. (a) Úbytek fenolu (c0 = 500, 50 a 10 mg.dm-3) po aplikaci železanu 

draselného a železičnanu draselného enkapsulovaného parafínem. (b) Úbytek 

fenolu (c0 = 10 mg.dm-3) po jednorázovém přidání práškového železanu 

draselného a železičnanu draselného (1 dávka, 3 dávky). 

Počáteční koncentrace 10 mg.dm-3 je nejblíže množství fenolu v reálných odpadních 

vodách. Při aplikaci kompozitu na tuto koncentraci polutantu můžeme vidět 

kompletní odbourání fenolu už po pěti minutách. Během experimentu byla měřena 

aktuální koncentrace železanu draselného v reakčním roztoku, kdy neklesla pod 

hodnotu 0.4 mmol.dm-3. Pomocí experimentů s kompozitem v deionizované vodě 

byla určena průměrná koncentrace 2.5 mmol.dm-3 železanu uvolňovaného do 

roztoku. Na obr. 13b můžeme vidět pokles koncentrace fenolu (z počátečních 10 

mg.dm-3) po aplikaci navážky práškového železanu a železičnanu odpovídající 

hodnotě stanovené průměrné koncentrace. Je zde vidět, že práškový železan a 

železičnan po rozpuštění zoxidují okolo 40 % fenolu, ale po půl hodině reakce se již 

koncentrace polutantu nemění. Obrázek 14 ilustruje aktuální koncentraci železanu 

(a) (b) 
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během této reakce, kdy dochází k rapidnímu spotřebování železanu na začátku 

reakce s fenolem a aktuální koncentrace v žádném případě nedosahuje 0.4 

mmol.dm-3, jako v případě aplikace kompozitu na stejně koncentrovaný roztok. Dále 

ještě bylo testováno přidání stejné navážky prášku železanu a železičnanu ve třech 

krocích místo jednoho, ale ani zde nedošlo k plnému odstranění fenolu z roztoku, 

jako v případě použití kompozitu. Postupné uvolňování železanu z matrice do 

reakčního roztoku, díky kterému je udržována potřebná koncentrace činidla 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 14. Aktuální koncentrace železanu v reakčním roztoku při aplikaci 

práškového železanu (1 dávka, 3 dávky). 

v roztoku, tak zvyšuje efektivitu odbourání fenolu oproti jednorázovému užití 

práškového železanu a železičnanu, kdy ani trojnásobnou aplikací se nepodařilo 

dosáhnout účinnosti pomalého uvolňování z kompozitu. Nicméně zbytkové 

množství železa ve vysokých oxidačních stavech, které se z kompozitu neuvolní, 

stejně jako jeho pomalá degradace v kompozitu vzdušnou vlhkostí, představují 

výzvy, na které je třeba odpovědět, pokud má být reálné užití tohoto kompozitu 

v procesech čištění vod.  
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4.3 Odstranění šestimocného chromu z vod pomocí 

nanočástic maghemitu funkcionalizovaných 

glutathionem 

4.3.1 Použité chemikálie 

Chroman draselný (99.0 %), kyselina chlorovodíková (35 %), hydroxid sodný 

(98.0 %), methanol (99.8 %) a ethanol (96.0 %) byly zakoupeny od společnosti 

Penta. Hexahydrát síranu železnato-amonného (99.5 %), hexahydrát chloridu 

železitého (99.0 %) a glutathion (>98.0 %) dodala Sigma-Aldrich. Všechny 

standardní a reakční roztoky byly připraveny z deionizované vody pomocí zařízení 

AQUAL system 29-2 (Verkon).   

4.3.2 Syntéza nanočástic maghemitu funkcionalizovaných glutathionem 

Syntéza nanočástic byla provedena smícháním vodných roztoků 

hexahydrátu síranu železnato-amonného a hexahydrátu chloridu železitého 

v molárním poměru 1:2 a výsledný roztok byl udržován při teplotě 80 °C po dobu 

10 min. Pomalým přikapáváním za stálého míchání do roztoku 0.5 mol.dm-3 

hydroxidu sodného, který byl temperován na 75 °C ihned vznikala temně hnědá až 

černá sraženina. Vzniklé nanočástice byly poté magneticky separovány a pětkrát 

promyty deionizovanou vodou a pětkrát ethanolem. Nakonec proběhlo sušení po 

dobu 30 min ve vakuové sušárně při 50 °C. 200 mg získaných nanočástic maghemitu 

bylo přidáno do 5 mL deionizované vody a dáno do ultrazvukové lázně na 5 min. 200 

mg glutathionu bylo rozpuštěno v 5 mL deionizované vody a ultrazvukováno také 5 

min. Hotový roztok byl poté smíchán s disperzí nanočástic a vystaven působení 

ultrazvuku po další 2 h. Výsledný produkt byl opět magneticky separován a pětkrát 

propláchnut deionizovanou vodou a pětkrát ethanolem. Následovalo sušení při 50 

°C ve vakuové sušárně.   

4.3.3 Použité metody, instrumentace, příprava roztoků 

  Během experimentu bylo přidáno přesně navážené množství nanočástic 

maghemitu případně maghemitu-glutathionu do roztoku chromanu draselného 

v koncentračním rozmezí 0.5 – 100 mg.L-1. pH roztoku, jehož objem byl vždy 100 mL 

bylo upravováno pomocí přikapávání roztoků 0.1 mol.L-1 kyseliny chlorovodíkové 

nebo hydroxidu sodného na požadovanou hodnotu. V definovaném čase byly 



43 
 

odebírány vzorky, které byly následně filtrovány (membránové filtry Nylon PA 0.2 

µm, Fisher Scientific) a zředěny deionizovanou vodou do požadovaného 

kalibračního rozmezí pro metodu atomové absorpční spektroskopie (AAS).  

Monitoring celkového chromu ve vzorcích touto metodou byl prováděn na 

přístroji ContrAA 600 (Analytik Jena) s elektrotermickou atomizací a CCD 

detektorem. Jako zdroj záření byla použita xenonová lampa (185-900 nm). Jako 

monochromátor posloužila mřížka s rozlišením 2 pm/200 nm. Teplota atomizace 

byla 2300 °C a jako inertní plyn byl použit argon. Kalibrační rozmezí koncentrací 

bylo od 5 do 25 µg.L-1. Limit detekce byl 1.075 µg.L-1 zatímco limit stanovení 4.456 

µg.L-1.  

Pro charakterizaci nanočástic byl využit rentgenový práškový difraktometr 

X`Pert PRO MPD (PANalytical) v Bragg-Brentanově uspořádání vybavený Co Kα 

zdrojem rentgenového záření (λ = 0.178901 nm) s lineárně pozičním detektorem 

X`Celerator. Vzorky byly připraveny rovnoměrným rozprostřením na křemíkové 

destičky. Komerční standardy z NIST SRM640 (Si) a SRM660 (LaB6) byly použity při 

vyhodnocování pozic difrakčních linií a šířky linií. Difrakční záznamy byly 

zpracovány softwarem High Score Plus s využitím PDF4 a ICSD databází. Následně 

byl připravený nanomateriál zkoumán pomocí transmisní elektronové mikroskopie 

(JEOL JEM 2010F), kdy byl každý vzorek přidán do ethanolu a 5 minut vystaven 

působení ultrazvuku za účelem rozdispergování. Suspenze byla následně nakapána 

na měděnou podložní síťku s uhlíkovou fólií a vysušena na vzduchu za pokojové 

teploty. Takto byly zpracovány vzorky i pro další mikroskopické techniky. 

Mikroskopické snímky zajistil vysokorozlišovací transmisní elektronový mikroskop 

HRTEM TITAN 60-300 s X-FEG zdrojem elektronů. Bylo použito urychlovací napětí 

80 kV a Cs korekce. Bodové rozlišení v TEM módu činilo 0.06 nm.  

Pro jednoznačnou identifikaci oxidačních stavů atomů železa byla využita 57Fe 

Mössbauerova spektroskopie (spektrometr MS2007 založený na technice virtuální 

instrumentace169,170, zdroj záření 57Co(Rh), pracující v módu konstantního 

zrychlení). Získaná Mössbauerova spektra byla zpracována v softwaru 

Mosswinn.171 Nízkoteplotní měření byla realizována v externím magnetickém poli 

s použitím kryomagnetického systému Spectromag (Oxford Instruments). Pro 
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studium oxidačních stavů chromu adsorbovaného na povrchu nanočástic byla 

využita technika rentgenové fotoelektronové spektroskopie (XPS) za pomocí 

přístroje PHI 5000 VersaProbe II (Physical Electronics) s monochromatickým 

zdrojem Al/Kα (15 kV, 50 W), přičemž energie fotonů byla 1486.7 eV. Všechna 

spektra byla naměřena ve vakuu (1.3x10-7) za pokojové teploty 22 °C. Vzorky byly 

upevněny v držáku pomocí oboustranné lepící pásky Scotch. Při všech měřeních 

byla použita kompenzace povrchového náboje. Naměřená spektra byla zpracována 

a vyhodnocena pomocí softwaru MultiPac (ULVAC PHI). Všechny hodnoty 

vazebných energií byly vztaženy na pík uhlíku C1 při 284.40 eV. Dále byla využita 

infračervená spektroskopie (Thermo Nicolet Nexus 670 FT-IR) s rozsahem 4000-

600 cm-1.  

4.3.4 Charakterizace připravených nanočástic 

Jak nanočástice maghemitu (γ-Fe2O3), tak nanočástice maghemitu 

s funkcionalizovaným glutathionem (γ-Fe2O3-GSH) byly podrobeny zkoumání 

pomocí rentgenové práškové difrakce. Široké difrakční linie na získaném záznamu 

(Obr. 15) odpovídají kubickým spinelovým strukturám magnetitu či maghemitu.  

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 15. Záznam z rentgenové práškové difrakce (XRD) pro nanočástice γ-Fe2O3 a 

γ-Fe2O3-GSH (Příloha 3). 
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Mřížkové parametry odvozené pomocí Rietveldovy analýzy naznačují přítomnost 

spíše maghemitu (mřížkové parametry 8.362 pro γ-Fe2O3 a 8.366 pro γ-Fe2O3-GSH). 

Pro jednoznačnou identifikaci byly vzorky změřeny pomocí nízkoteplotní  

Mössbauerovy spektroskopie a oba vykazují znaky čistých a stechiometrických 

nanočástic maghemitu. Obrázek 16 ilustruje příslušná 57Fe Mössbauerova spektra 

získaná měřením při 5 K v externím magnetickém poli 5 T, přičemž na obou z nich 

jsou zřetelná dvě subspektra odrážející pozice Fe3+ v krystalové struktuře 

maghemitu – oktaedrické (O) a tetraedrické (T). Poměr ploch těchto subspekter 

dosahuje hodnot 5:3, což jednoznačně odpovídá stechiometrickému maghemitu.172 

Doplňující informace byly získány z výpočtu hyperjemného magnetického pole, kdy 

pro nanočástice prekurzoru – maghemitu hodnota činí 34.6 T, zatímco pro 

maghemit funkcionalizovaný glutathionem 31.7 T. Pokles hodnoty je v souladu  

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 16. 57Fe Mössbauerova spektra pro nanočástice γ-Fe2O3 (A) a γ-Fe2O3-GSH (B) 

měřená při 5 K v externím magnetickém poli 5 T (Příloha 3). 

 

s tvorbou kompaktní tenké vrstvičky glutathionu na povrchu nanočástic 

maghemitu, která působí jako diamagnetikum. Nasyntetizovaný materiál byl dále 

analyzován pomocí infračervené spektroskopie (Obr. 17). Pás při 610 cm-1 lze 

přiřadit k Fe-O vibraci a objevuje se jak u vzorku maghemitu, tak maghemitu 

funkcionalizovaného glutathionem. Dále byla identifikována karboxylová skupina: 

(a) (b) 
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Obr. 17. Infračervená spektra pro nanočástice γ-Fe2O3 a γ-Fe2O3-GSH (Příloha 3). 

 

2981 cm-1 (O-H), 1402 cm-1 (O-H) a 1251 cm-1 (C=O). Spektra obsahují také 

charakteristický pás karbonylové skupiny amidického původu při 1648 cm-1 a pás 

při 1080 cm-1 lze přiřadit vazbě C-N v aminoskupině. Dále je ještě ve spektru slabě 

viditelný pás při 2360 cm-1, který značí přítomnost vzdušného oxidu uhličitého. 

Absence thiolové skupiny v rozmezí 2550-2600 cm-1 naznačuje tvorbu 

disulfidických vazeb anebo spíše navázání molekul glutathionu na povrch 

maghemitu právě přes thiolovou funkční skupinu. Pro dokreslení celkové 

morfologie nasyntetizovaných nanočástic byly pořízeny snímky pomocí skenovací 

transmisní elektronové mikroskopie s režimem temného pole pod vysokým úhlem 

(HAADF-STEM) zobrazující prvkové rozložení (Obr. 18). Zastoupení síry na povrchu 

nanočástic potvrzuje přítomnost glutathionu.  
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Obr. 18. Snímky z transmisní elektronové mikroskopie a skenovací transmisní 

elektronové mikroskopie (režim temného pole pod vysokým úhlem) zahrnující 

chemické mapování nanočástic γ-Fe2O3-GSH (Příloha 3). 

 

4.3.5 Odstranění chromu z roztoku pomocí nanočástic maghemitu 

funkcionalizovaných glutathionem 

Za účelem zkoumání schopnosti výše připravených materiálů odstraňovat 

těžké kovy z vod byly připraveny roztoky chromanu draselného o koncentraci 0.5 

mg.L-1. Tato koncentrace představuje desetinásobek povoleného množství pro pitné 

vody dle aktuální legislativy a byla zvolena právě s ohledem na budoucí možné vyžití 

testovaných materiálů pro čištění pitných vod. Po aplikaci nanočástic γ-Fe2O3-GSH 

koncentrace celkového chromu v roztoku dramaticky poklesla už v prvních pěti 

minutách a během třiceti minut se její hodnota pohybovala pod limitem stanovení 

(Obr. 19a). Oproti tomu při použití nanočástic γ-Fe2O3 došlo pouze k poklesu 10 % 

celkového chromu v roztoku po třiceti minutách. Během experimentů bylo 

pozorováno, že pH roztoků chromanu se pohybovalo okolo hodnoty 6. Přidání 

nanočástic γ-Fe2O3 zvedlo hodnotu pH na 8, zatímco přídavek nanočástic γ-Fe2O3-
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GSH zapříčinil mírný pokles pH na hodnoty okolo 5. Proto bylo třeba detailněji 

prozkoumat vliv pH na samotný proces odstranění chromu z roztoku (Obr. 19b).  

 

Obr. 19. (a) odstranění chromu pomocí nanočástic γ-Fe2O3 a γ-Fe2O3-GSH (data 

z AAS), (b) pH závislost, (c) XPS spektra pro nanočástice γ-Fe2O3-GSH před použitím 

a po magnetické separaci, (d) proces recyklace nanočástic γ-Fe2O3-GSH: při pěti 

cyklech použití nebyla pozorována významná ztráta efektivity odstranění chromu 

z roztoku (Příloha 3). 

 

Bylo pozorováno, že nanočástice γ-Fe2O3-GSH vykazovaly vyšší efektivitu než 

nanočástice γ-Fe2O3 v širokém rozmezí pH 4-8. Nefunkcionalizované nanočástice 

odstraňovaly chrom nejefektivněji pouze v kyselém pH okolo hodnoty 4. Kyselá 

oblast pH může zvyšovat efektivitu odstranění chromu z roztoku díky adsorpci 

HCrO4- na povrchu nanočástic γ-Fe2O3 prostřednictvím elektrostatických sil.173 

Oproti tomu po redukci šestimocného chromu glutathionem (GSH) navázaným na 

nanočásticích γ-Fe2O3-GSH je na ně adsorbován už redukovaný trojmocný chrom. 
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Pro potvrzení tohoto mechanismu bylo třeba prokázat redukci šestimocného 

chromu pomocí nanočástic γ-Fe2O3-GSH. Za tímto účelem byly provedeny 

experimenty pomocí techniky XPS, kdy přítomnost trojmocného chromu byla 

jednoznačně potvrzena ve vzorku nanočástic γ-Fe2O3-GSH separovaných magnetem 

po aplikaci na vodu s šestimocným chromem (Obr. 19c). Popisovaný nanomateriál 

oproti γ-Fe2O3 vykazuje jak sorpční, tak i redukční vlastnosti, z čehož vyplývá 

zvýšená efektivita odstranění chromu z roztoku. Právě přítomnost GSH, který se 

chová v roztoku při pH 5-7 jako zwitterion na glutamylovém konci, zvyšuje 

odstranění trojmocného chromu z roztoku.174,175 Ten je za daných podmínek 

přítomný jako [Cr(H2O)6]3+, [Cr(OH)]2+, [Cr(OH)2]+ nebo [Cr(OH)6]3- a [Cr(OH)4]-. Se 

zvyšujícím se pH dochází dále na molekule GSH k deprotonaci thiolové skupiny, 

která pak může také hrát roli při navázání některých výše uvedených forem chromu. 

Thiolová funkční skupina v kombinaci se dvěma amidickými donory na cysteinovém 

zbytku, který molekula GSH obsahuje, může chrom navíc chelatovat, jak již bylo 

popsáno pro některé kovy v literatuře.176  

 Účinnost odstranění šestimocného chromu z roztoku byla dále studována 

pro možnost porovnání s jinými materiály popsanými v literatuře. Všechny 

experimenty byly provedeny za pokojové teploty a pro výpočet množství chromu 

odstraněného z roztoku byl použit následující vztah (rov. 19),  

          (rov. 19) 

kde C0 je počáteční koncentrace polutantu, C je jeho konečná koncentrace po 

aplikaci nanočástic γ-Fe2O3-GSH, V(L) představuje celkový objem roztoku, a m(g) je 

navážka nanomateriálu. Vypočtená hodnota Q představuje odstraněné množství 

chromu (mg) na 1 g nanočástic γ-Fe2O3-GSH. Experimenty byly provedeny 

v koncentračním rozmezí 1 až 100 mg.L-1 chromanu v roztoku. Získaná data lze 

popsat modelem Freundlichovy adsorpční izotermy s poměrně dobrou linearitou 

(Obr. 20).  

 

 

 

Q = (C0-C)V 
       m 
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Obr. 20. Závislost log Q na log C, linearita R2 = 0.9829 (Příloha 3). 

 

Z naměřených dat byla výpočty (rov. 19) získána nejvyšší hodnota pro odstranění 

chromu pomocí nanočástic γ-Fe2O3-GSH 295.7 mg.g-1. Ačkoli srovnání nemusí vždy 

přesně vypovídat o aplikovatelnosti a účinnosti jednotlivých materiálů (různé 

experimentální podmínky jako pH, teplota apod.), v tabulce 3 jsou uvedeny hodnoty  

 

Tab. 3. Srovnání účinnosti odstranění šestimocného chromu pomocí materiálů 

na bázi železa za pokojové teploty 

Materiál  Efektivita 

materiálu 

mg.g-1 

Zdroj 

biokompozit s nanočásticemi oxidu železa 5.4 López-Telléz a kol.177 

Fe@Fe2O3 core-shell nanočástice 7.8 Ai a kol.178 

nanočástice γ-Fe2O3 19.2 Hu a kol.111  

nanokompozit Fe a oxidu železa 34.1 Kim a kol.179 

Fe2O3-L-cystein  34.5 Bagbi a kol.150  

směsný kompozit γ-Fe2O3 a Fe3O4 35.0 Lee a kol.110  

nanočástice Fe3O4 43.6 Shen a kol.112 

nZVI – Fe3O4 nanokompozit 100.0 Lv a kol.180 

polypyrol – Fe3O4 nanokompozit 243.9 Bhaumik a kol.181  

polyethylenimin – Fe3O4 biokompozit 280.1 Zhang a kol.182  

γ-Fe2O3-GSH 295.7 tato práce 
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pro další materiály na bázi železa použité pro odstranění chromu popsané 

v literatuře. Jak již bylo zmíněno v kapitole 2.2.1, při aplikaci nanočástic oxidů železa 

bez zabudování v kompozitu nebo bez cílené funkcionalizace požadovanou 

chemickou strukturou se adsorpční kapacity pro chrom pohybují řádově v desítkách 

mg.g-1. Optimalizované materiály pak vykazují adsorpční kapacity až o řád větší. 

Výhodou nanočástic γ-Fe2O3-GSH také je, že po jejich aplikaci nezůstává v roztoku 

žádný chrom oproti metodám založeným na pouhé redukci. V US EPA předpisech je 

stanovena maximální koncentrace celkového chromu pro pitné vody 100 μg.L-1. 

Pro zvýšení potenciálu zkoumaných nanočástic při případném užití v procesech 

čištění pitných vod byla testována jejich recyklovatelnost (Obr. 19d). Po proběhnutí 

prvního cyklu čištění, byly nanočástice γ-Fe2O3-GSH magneticky separovány a 

dispergovány po dobu 10 minut v destilované vodě. Poté byly okyseleny na pH 2.7 

pomocí kyseliny chlorovodíkové (0.1 mol.dm-3) a dále byl roztok míchán 1 hodinu. 

Okyselení je kritickým krokem v regeneraci zkoumaného materiálu. Zatímco 

desorpce šestimocného chromu je optimální v zásaditém roztoku, pro trojmocný 

chrom právě v kyselém prostředí, kdy chloridové anionty kyseliny chlorovodíkové 

obsazují přednostně sorpční místa na povrchu regenerované nanočástice.181 Po 

tomto procesu byly nanočástice magneticky separovány, promyty v ethanolu a 

připraveny pro další použití. Při pěti takto opakovaných cyklech šlo pozorovat 

nevýznamné ztráty v efektivitě odstranění chromu z roztoku.  
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5 Závěr 

Tato disertační práce je zaměřena na využití sloučenin železa ve vysokých 

valenčních stavech a nanočástic oxidů železa ve vybraných procesech čištění vod. 

Vybrané polutanty, herbicidy atrazin a iodosulfuron byly kompletně odbourány 

železanem draselným. Byly popsány rychlostní konstanty pro reakci železanu 

draselného s oběma herbicidy a jejich závislost na pH. Mimoto, došlo k identifikaci 

meziproduktů oxidace těchto polutantů železanem draselným. Jejich struktura 

naznačuje přenos kyslíku na ethylový řetězec atrazinu během oxidace a rozštěpení 

C-N a S-N vazeb v molekule iodosulfuronu během oxidace. Následně byly testovány 

kompozity postupně uvolňující železan do roztoku za účelem zvýšení účinnosti 

odstranění polutantů v reálných vodách. Bylo monitorováno postupné uvolňování 

železanu z kompozitu do roztoku a potvrzeno účinné odbourání fenolu. Pro 

odstranění těžkých kovů z vod byly testovány funkcionalizované nanočástice oxidů 

železa. Povrch nanočástic maghemitu byl modifikován molekulami glutathionu 

(GSH) za účelem zvýšení adsorpčních a získání redukčních vlastností. Efektivní 

adsorpce bylo dosaženo v širokém rozmezí hodnot pH. Přítomnost redukovaného 

trojmocného chromu na povrchu nanočástic byla potvrzena metodou XPS. Mimoto 

testované nanočástice byly regenerovány a aplikovány v pěti cyklech bez významné 

ztráty adsorpčních schopností.  

Unikátní vlastnosti jako účinné odstranění polutantů, dobře popsaná rychlá 

kinetika, potvrzení mechanismů s identifikací meziproduktů, testované kompozity 

pro reálné vody, možnost magnetické separace, ověřená recyklovatelnost a také 

šetrnost k životnímu prostředí – tyto unikátní vlastnosti zvyšují význam sloučenin 

železa ve vysokých valenčních stavech a nanočástic oxidů železa jakožto slibných 

materiálů v procesech čištění vod.  
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6 Summary 

This dissertation was aimed at high-valent iron compounds and functionalized 

iron oxides nanoparticles for water treatment. Selected pollutants, herbicides 

atrazine, and iodosulfuron were completely degraded by ferrate(VI). The rate 

constants for the reaction of the both herbicides and their changes under various pH 

were studied. Moreover, the intermediates of the oxidation by ferrate(VI) were 

determinated. Their structure implies oxygen transfer on ethyl chain of atrazine and 

fission of iodosulfuron molecule at bonds C-N and S-N. Consequently, slow-release 

ferrate composites were studied to enhance removal efficiency in real water 

treatment. The release of ferrate from the composite was monitored and efficient 

degradation of phenol was confirmed. For heavy metals removal, functionalized iron 

oxide nanoparticles were tested. Maghemite nanoparticles were functionalized by 

glutathione molecules (GHS) to enhance adsorption and to induce reduction 

properties of the used nanomaterial. Efficient adsorption was achieved under a wide 

range of pH. Reduction of chromium and adsorption of the trivalent form were 

confirmed by XPS measurement. Furthermore, recyclability of the used material was 

tested and no significant changes in the efficiency were observed during five cycles 

of the treatment.  

The unique properties such as efficiency in the pollutant removal, fast well-

investigated kinetics, confirmed mechanisms with identified intermediates, tested 

composites for real water treatment, magnetic separation, possible recyclability, 

and environmental friendly composition of the materials tested in this study 

increase the potential of high-valent iron compounds or iron oxide nanoparticles as 

promising materials for water treatment.   
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8 Seznam použitých zkratek 
 

AAS  atomová absorpční spektroskopie 

ABTS  2,2-azinobis(3-ethylbenzothiazolin-6-sulfonová kyselina) 

ATZ  atrazin 

ETA  elektrotermická atomizace 

GSH  glutathion 

HPLC  vysoce účinná kapalinová chromatografie (High Performance Liquid 

Chromatography) 

HRTEM vysokorozlišovací transmisní elektronová mikroskopie (High 

Resolution Transmission Electron Microscopy) 

CHSK chemická spotřeba kyslíku 

IDS  iodosulfuron 

MS  hmotnostní spektrometrie (mass spectrometry) 

NIST  Národní institut standardů a technologie (National Institute of 

Standards and Technology) 

PA  nylon 

SPE  extrakce tuhou fází (Solid Phase Extraction) 

SPIONs  superparamagnetické nanočástice oxidů železa (Superparamagnetic 

Iron Oxide Nanoparticles) 

UPLC  ultra účinná kapalinová chromatografie (Ultra Performance Liquid 

Chromatography) 

US EPA Agentura ochrany životního prostředí ve Spojených Státech (United 

States Environmental Protection Agency) 

XPS  fotoelektronová spektroskopie (X-ray photoelectron spectroscopy) 
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1 Úvod 
 

Pomineme-li biogenní železo (obsažené mimo jiné například v krevním 

hemoglobinu, který je pro život nepostradatelný), přítomnost železa a jeho 

sloučenin intenzivně provází člověka téměř stejně dlouho, jako jeho snaha o 

usnadnění si života pomocí vynalezených nástrojů a jeho touha po objasnění 

přírodních dějů. Právě poměrně častý výskyt s možností zpracovávat postupně 

nejen meteorické železo, ale i rudy jej obsahující se stal součástí hnacího motoru 

vědecko-technického pokroku navazujícího na vůbec první pokusy vytvářet 

nástroje a prvotní technologie v době kamenné. S rostoucí lidskou populací během 

dějinného vývoje však vzniká a graduje řada dopadů na životní prostředí. Velkou 

výzvou současnosti je problematika čistoty vod, kdy jejich jakost a míra 

nezávadnosti ovlivňuje výrazně jak zdraví člověka, tak funkčnost ekosystémů v 

přírodě. Podle odhadů 1.7 milionu lidí umírá ročně díky nedostatečnému přístupu 

ke kvalitnímu a bezpečnému vodnímu zdroji.1 Právě v době, kdy řada konvenčních 

metod čištění vod už není schopná úplného odstranění stále se rozšiřující škály 

polutantů, dostávají se do popředí zájmu metody založené na aplikaci materiálů na 

bázi železa. Tedy využití tohoto již zmíněného prvku a jeho sloučenin dostává nové 

v minulosti nečekané rozměry.  

S rozvojem syntézy umožňující nejen výrobu v laboratorním měřítku a 

s pokrokem analytických technik poskytujících přesnou charakterizaci dostávají se 

popisované materiály stále častěji z fáze laboratorního testování do praxe. 

Dostupnost železa a jeho sloučenin jakožto prekurzorů pro výrobu těchto materiálů, 

výjimečné vlastnosti zahrnující vysokou efektivitu odbourání, účinnou sorpci, 

snadnou separovatelnost v kombinaci s šetrností k životnímu prostředí staví 

materiály na bázi železa jako zajímavou a perspektivní alternativu vůči tradičním 

postupům a technologiím čištění vod.  
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2 Teoretická část 

2.1 Sloučeniny železa ve vysokých valenčních stavech – 

železičitany, železičnany a železany 

2.1.1 Železičitany, železičnany, železany a jejich vlastnosti 

Sloučeniny železa nabývající oxidačních stavů IV, V nebo VI jsou známy jako 

železičitany, železičnany a železany. Nejvíce prozkoumaný je oxidační stav VI, což 

souvisí jednak s historickými důvody, ale také s rychlým přechodem železičitanů a 

železičnanů ve vodném roztoku právě na železan (viz dále), což je důležité v praxi 

při studiu reaktivity. Chemie železičitanů, železičnanů a železanů ve vodném 

roztoku se tedy dosti prolíná, je komplexní a nelze studovat jednotlivě jednu formu, 

aniž bychom přihlédli ke dvěma zbývajícím. Oxoanion železanu má v práškové 

formě tetraedrální strukturu2 a je isomorfní se síranem draselným nebo chromanem 

draselným.3 Ve vodném roztoku je struktura také tetraedrická, což bylo potvrzeno 

infračervenou spektroskopií4 a s rostoucí koncentrací železan zabarvuje roztok od 

slabě růžové až po temně fialovou (Obr 1.). 

 

Obr. 1. Vodné roztoky železanu draselného o koncentracích 46 µmol.dm-3 a 460 

µmol.dm-3. 
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Vazby Fe-O jsou ekvivalentní, mají kovalentní charakter a díky polarizaci 

může molekula vykazovat kladný náboj na centrálním atomu železa a záporné 

náboje na atomech kyslíku. Na obrázku 2 lze vidět tři odpovídající rezonanční 

struktury. Ze studií zaměřených na teoretické výpočty vyplývá, že 

nejpravděpodobněji se budou ve vodném roztoku vyskytovat formy s větším  

Fe

O

O

O
-

O
-

Fe
+

O
-

O

O
-

O
-

Fe
2+

O
-

O
-

O
-

O
-

 

Obr. 2. Rezonanční struktury železanového aniontu ve vodném roztoku. 

počtem parciálních nábojů na kyslících.5 Železan draselný ochotně ve vodném 

roztoku reaguje se spoustou sloučenin: oxiduje alkoholy na aldehydy a ketony, 

thioly na disulfidy a sulfonové kyseliny, aromatické aminy na azosloučeniny a 

alifatické aminy na aldehydy. Díky nízké reaktivitě s dvojnými a trojnými vazbami 

oproti rychlým reakcím s elektronově bohatými organickými sloučeninami lze o 

železanu hovořit jako o selektivním oxidantu, čehož se také mimo jiné využívá 

v organické syntéze.6 Oproti tomu mezi neselektivní oxidanty patří například 

hydroxylový radikál.7 

V oxidačních stavech IV a V se železo chová jako katalyticky aktivní v řadě 

biologických i industriálních procesů ať už jako aktivní místo v enzymech nebo 

v komplexních sloučeninách.8 Železičitanový a železičnanový anion je významným 

meziproduktem jak ve většině reakcí železanu s polutanty, tak také při jeho 

rozkladu a významně se podílí na celkové reaktivitě použitého materiálu.  

2.1.2 Využití železičitanů, železičnanů a železanů v procesech čištění vod 

Chemická oxidace polutantů je jednou z tradičních metod čištění vod. Mezi 

klasická oxidační činidla, která se hojně používají, patří peroxodisíran (někdy 

označovaný také jako persulfát), peroxid vodíku nebo manganistan9. Jedna 

z prvních studií10 popisujících možnou aplikaci železanu draselného pro čištění vod 

pochází z roku 1974. Od této doby jsou železany v této souvislosti stále intenzivněji 

zkoumány vzhledem k jejich silným oxidačním účinkům, vzniku neškodných 

produktů během jejich rozkladu, které navíc mají koagulační vlastnosti, dále 
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dezinfekčním účinkům a relativně dobré dostupnosti díky nízké ceně surovin pro 

jejich výrobu. K účinnému odstranění polutantů také přispívá, že rozkladem 

železanu vznikají jako meziprodukty železičitan a železičnan, které vykazují vůči 

řadě polutantů ještě vyšší reaktivitu, než samotný železan a lze tak využít zejména 

v případě železičnanu synergického efektu, který byl ozkoušen na řadě organických 

polutantů.11 Železičnan oproti železanu reaguje s polutanty rychleji o 3 až 5 řádů,12 

ve výjimečných případech až  o 7 řádů. Některé rychlostní konstanty pro reakce 

železičnanu ukazuje Tabulka 1. S většinou polutantů reaguje železičnan 

dvouelektronovým přenosem na sloučeniny trojmocného železa (např. s fenolem, 

aminokyselinami, hydroxykarboxylovými kyselinami nebo peroxidem vodíku).13 

Oproti tomu při reakci s kyanidem byl pozorován jednoelektronový přenos, kdy 

došlo k redukci na železičitan a kyanid byl oxidován na výrazně méně toxický 

kyanatan.14 Další výjimku tvoří reakce s thiokyanatanem, kde se uplatňuje kyslíkový 

transfer. Základem mechanismu je navázání kyslíku na atom síry v dimeru 

kyanatanu a následné rozštěpení vazby S-C. Reakce je velmi rychlá díky 

radikálovému průběhu.15 Kyslíkový transfer byl popsán také při oxidaci atrazinu 

železanem draselným v této práci (viz kap. 4.1.5). 

Z kinetického hlediska reakce železanu draselného s většinou polutantů běží 

podle druhého řádu. Pouze ve výrazném přebytku jednoho reaktantu vstupujícího 

do reakce je průběh řízen prvním řádem. Jedná se o tzv. pseudoprvní řád a rychlost 

reakce je pak popsána tzv. zdánlivou rychlostní konstantou druhého řádu. Ta je 

často silně ovlivňována hodnotou pH a ve většině studií je tato závislost detailně 

zkoumána. Rychlostní konstanty druhého řádu byly pro řadu polutantů s železanem 

popsány v literatuře a téměř každý rok se jejich seznam rozšiřuje. Velmi ochotně 

železan reaguje se sloučeninami obsahujícími thiolovou skupinu, s chinonem, s 

hydrazinem a s aniliny. Nižší reaktivitu vykazuje vůči terciárním alkylaminům, 

karboxylovým kyselinám, aldehydům a alkoholům. Samotná reakce železanu 

s polutanty může být popsána několika cestami. S většinou organických látek 

železan reaguje za pomocí jednoelektronového přenosu. Jsou ale popsány případy, 

kdy oxidace polutantu probíhá jak jednoelektronovým, tak dvouelektronovým 

přenosem. Klasickou ukázkou může být reakce železanu draselného s fenolem, kdy 

vzniká železičnan a fenoxylový radikál (jednoelektronový přenos),16 přičemž 
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v následujícím kroku reakcí železičnanu s fenoxylovým radikálem vzniká 

parachinon a trojmocné železo (dvouelektronový přenos).17  

 Shrneme-li tedy reakční mechanismy železanu s polutanty, může dojít 

k těmto případům: i) jednoelektronový přenos za vzniku radikálu a železičnanu, 

přičemž ten dále reaguje a redukuje se na železité produkty, ii) dvouelektronový 

přenos vedoucí ke vzniku radikálu a železičitanu, který dále reaguje s polutanty a 

opět se výsledně redukuje na trojmocné železo, iii) dvouelektronový přenos vedoucí 

ke vzniku dimeru a železičitanu dále reagujícího, iv) kyslíkový transfer vedoucí 

k oxidovanému produktu a železičitanu dále reagujícímu jako v předchozích 

případech.18 Mimo samotnou chemickou oxidaci nelze nezmínit také koagulační a 

sorpční vlastnosti produktů rozkladu železanu. Počet studií zabývajících se jimi není 

příliš velký. Často je monitorována pouze klesající koncentrace polutantů v roztoku, 

a tak může být obtížné bez provedení následných experimentů (rozpuštění 

sraženiny, desorpce) a užití dalších technik rozlišení oxidačních účinků od efektů 

sorpce. Dalším omezením je používání fosfátových a borátových pufrů zejména 

během laboratorních testování, kdy vznikající železité ionty jsou komplexně 

navázány do jejich struktur a je tak zamezeno tvorbě sraženiny.19  

S ohledem na vliv pH, rostoucí obsah železa v navážce a na koagulační 

charakteristiky se nabízí železan srovnat s chloridem železitým nebo síranem 

železitým. Především v oblasti pH 4-5 a při relativně menších navážkách (5 – 15 

μmol.dm-3) probíhá koagulace po aplikaci železanu rychle a její intenzita je 

s chloridem železitým srovnatelná.20 Železan byl porovnáván při nízkých navážkách 

také se síranem železitým, kdy pokles celkového organického uhlíku ve vodě byl 

větší, avšak v přítomnosti huminových kyselin už ne.21  

Poměrně dobře prozkoumané je sorpční chování produktů rozkladu 

železanu draselného ve vodném roztoku. Podrobně byl popsán mechanismus 

odstranění arsenu, kdy po aplikaci železanu docházelo k zabudování polutantu do 

struktury vznikajících nanočástic γ-Fe2O3, které byly navíc díky magnetickým 

vlastnostem snadno separovatelné.22 Obdobně se do struktury produktů rozkladu 

železanu draselného zabudovávají také kademnaté ionty, avšak kobaltnaté, 

nikelnaté a měďnaté ionty jen částečně.23 Hlavním mechanismem jejich odstranění 

je v tomto případě vznik spinelovité struktury MFe2O4.  
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Kromě laboratorních studií byl železan draselný již testován na reálných 

vodách s poměrně uspokojivými výsledky. Při aplikaci na kanalizační vody došlo 

k poklesu chemické spotřeby kyslíku (CHSK) o více než 30 % a navíc při procesu 

čištění vznikalo menší množství odpadního kalu oproti běžným technikám.24  V další 

studii byla směs železičnanu draselného a železanu draselného použita na směs 

chlorofenolů, kdy došlo k jejich úplnému odstranění včetně problémového 

pentachlorofenolu.25 Při odstraňování poměrně bohatých směsí mikropolutantů 

(zejména léčiv a pesticidů) z odpadních vod se účinnost degradace pohybovala 

v rozmezí 12.6 až 86.2 % pro jednotlivé mikropolutanty.26 V poslední době se také 

řada studií zabývala využitím železanů v kombinaci s dalšími oxidačními činidly. 

Díky vlivu reálných podmínek, kdy čištěná voda dosahuje například nepříznivých 

hodnot pH pro stabilitu železanu, bylo zjištěno, že právě synergický efekt dvou 

oxidačních činidel může poskytnout uspokojivé výsledky požadovaného odbourání 

i přes tyto limitující vlivy. Při užití směsi železičitanu, železičnanu a železanu 

v kombinaci s peroxidem vodíku klesal obsah chlorovaných benzenů a fenolů, 

nitrobenzenu, toluenu a anilinu v reálné vodě v rozmezí 62 až 80 % oproti 

počátečním hodnotám.27 Poměrně překvapující synergický efekt byl pozorován při 

oxidaci diklofenaku železanem, kdy přítomnost ABTS (která se běžně používá jako 

činidlo při spektrofotometrickém stanovení železanu) při pH 6-10 zvýšila rychlostní 

konstantu o 5 řádů. Pokud je ovšem ABTS přítomna v nadbytku, inhibuje celou 

reakci.28 Další studovanou kombinací byl železan a peroxymonosulfát pro oxidaci 

atrazinu. Kompletního odbourání bylo dosaženo při počáteční koncentraci 46.5 

μmol.dm-3 a hodnotě pH 6 během 20 minut.29  

 

2.2 Funkcionalizované nanočástice oxidů železa  

2.2.1 Nanočástice oxidů železa 

Dalšími materiály, které byly v posledních desetiletích intenzivně studovány, 

zaznamenaly bouřlivý rozvoj a jsou spojovány s technologiemi čištění vod, jsou 

nanočástice oxidů železa. V této souvislosti jsou nejčastěji zmiňovány magnetit 

(Fe3O4), maghemit (γ-Fe2O3) a poněkud méně hematit30 (α-Fe2O3), výjimečně i 

goethit (α-FeOOH), i když jde o oxid-hydroxid. První studie byly vztaženy převážně 

k jejich magnetickým vlastnostem (hlavně prvních dvou) a byly publikovány již v 70. 
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letech minulého století.31 Brzy nato byla podrobně popsána koprecipitační metoda 

syntézy maghemitu a goethitu.32 O rok později bylo v obdobné syntetické studii jako 

prekurzorů využito železnatých a železitých solí.33 Modifikace těchto metod se v 

podstatě používají do současnosti.  

Mezi unikátní vlastnosti nanočástic oxidů železa patří extrémně malé rozměry. 

Vysoké hodnoty specifické plochy povrchu jsou spojeny s účinnou sorpcí. 

Požadovaná reaktivita nanočástic, jakožto další možnost působení na polutanty, je 

dána jak chemickým složením samotné nanočástice (například známé reduktivní 

účinky magnetitu34), tak možnou funkcionalizací jejího povrchu. 

Superparamagnetické nanočástice oxidů železa (Fe3O4 a γ-Fe2O3, tzv. SPIONs - 

Superparamagnetic Iron Oxide Nanoparticles) umožňují navíc velmi snadnou 

separaci pomocí externího magnetického pole a při opakované aplikaci jednoduché 

rozdispergování v roztoku po odstranění magnetického pole. Proto se často 

používají v procesech čištění vod nejen samotně, ale využívá se jich v kompozitech 

právě jako nosičů požadovaných magnetických vlastností. Příkladem je kompozit 

maghemitu a hydroxidu hlinitého připravený za účelem odstranění fluoridů, které 

mají vysokou afinitu k hydroxidu hlinitému (výsledná adsorpční kapacita 88.5 mg.g-

1 při pH 6.5).35 Bylo zde tedy využito jak synergického efektu pro odstranění daného 

polutantu, tak magnetických vlastností maghemitu. Dalším příkladem je kompozit 

magnetitu a uhlíku, který byl úspěšně testován na polycyklické aromatické 

uhlovodíky a bylo dosaženo zvýšené adsorpce oproti čistému magnetitu. Tento 

kompozit našel díky efektivní sorpci i využití v prekoncentračních metodách při 

analýze polycyklických aromatických uhlovodíků ve vodách.36  

Pomineme-li využití v kompozitech pro magnetické vlastnosti, nanočástice 

oxidů železa také našly uplatnění při odstranění léčiv včetně chinolovaných 

antibiotik z vod, kdy bylo dosaženo efektivní sorpce.37,38  Mezi dalšími na těchto 

oxidech úspěšně testovanými látkami z jiné skupiny polutantů lze uvést například 

methyl-oranž (71 % pokles z počáteční koncentrace 20 mg.L-1).39 Z dalších 

organických barviv pro červeň neutrální bylo dokonce dosaženo adsorpční kapacity 

105 mg.g-1 při pH 6, kdy významnou úlohu hrály hydroxylové funkční skupiny 

magnetitu při elektrostatické interakci s pozitivně nabitými molekulami 

odstraňovaného barviva.40 Pro adsorpci anorganických iontů, zejména chromanu, 
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bylo dosaženo při použití nanočástic oxidů železa adsorpčních kapacit nižších (pro 

maghemit 19.2 mg.g-1,  pro maghemit s vrstvou goethitu na povrchu 25.8 mg.g-1,  pro 

magnetit 43.6 mg.g-1,  pro směs maghemitu a magnetitu 35.0 mg.g-1).41–44 Z dalších 

anorganických látek byly testovány například nikelnaté a olovnaté ionty (adsorpční 

kapacity nad 60 mg.g-1).45 Uvedené hodnoty adsorpčních kapacit jsou poměrně 

vysoké, nicméně cílená funkcionalizace nanočástic efektivitu odstranění polutantů 

ještě významně zvyšuje (viz kapitola 4.3.5). Možnosti úpravy cíleným navázáním 

požadovaných struktur na nanočástice oxidů železa a jejich celková 

biokompatibilita tak otevírají cestu k řadě aplikací v procesech čištění vod.   

2.2.2 Stabilizace nanočástic oxidů železa a jejich funkcionalizace pro 

procesy čištění vod 

Studium stability a chování nanočástic v roztoku či na vzduchu je obecně 

důležité jak z hlediska jejich aplikací zejména při čištění podzemních vod, kdy 

transport do místa určení trvá určitou dobu, tak také pro možnost skladování 

v reálných podmínkách. Je-li nanočástice volně v roztoku nebo vystavena 

vzdušnému kyslíku či vlhkosti, důležitou roli hraje chemické složení. Pokud 

obsahuje ochotně reagující složky, dochází snadno k interakci s okolím. U nanočástic 

oxidů železa to lze pozorovat na příkladu, kdy nanočástice magnetitu mohou 

vzdušnou oxidací přejít na nanočástice maghemitu. Dalším významným faktorem je 

velikost nanočástic, kdy se jeví nejvýhodněji rozměry okolo 5-20 nm, menší 

nanočástice už mohou mít příliš tendenci aglomerovat díky snaze systému snížit 

energii spojenou s udržením velké plochy povrchu.46 Pro oxidy železa byla zvýšená 

agregace při zmenšující se velikosti nanočástic pozorována například u hematitu.47 

Dále je agregace ovlivněna také hodnotou pH a iontové síly.   

Ve snaze předejít nežádoucí degradaci nasyntetizovaných materiálů, omezit 

aglomeraci a zvýšit jejich aplikační potenciál byla řada studií věnována cílenému 

navázání široké škály chemických struktur na povrch nanočástic těchto materiálů. 

U oxidů železa se využívá přítomnosti hydroxylové skupiny, která umožňuje 

interakci s celou řadou funkčních skupin. Mezi typické látky navazované na povrch 

nanočástic oxidů železa patří alkoxysilany, aminy, dopamin, cystein nebo 

karboxylové kyseliny. Ty ale tvoří nepříliš silnou vazbu, která je termolabilní.48 

Navázáním požadovaných struktur lze dosáhnout očekávaných vlastností. Jednou z 
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nich může být například micelární chování funkcionalizovaných nanočástic. K tomu 

bývají využívány surfaktanty iontového charakteru, amfoterní, anebo jiné49 podle 

požadovaného účelu výsledného materiálu (případně struktury cílového polutantu). 

Jako příklad může posloužit využití tvorby micel z  nanočástic maghemitu 

obohacených na povrchu matricí na bázi křemíku a dále právě surfaktantem 

k efektivnímu odstranění anorganických aniontů, přičemž materiál bylo možno 

recyklovat pro další užití.50 Úspěšně byly testovány obdobné micely nanočástic 

magnetitu na hydrofobních organických polutantech včetně pesticidů.51 Dále byly 

studovány možnosti, jak zvýšit efektivitu odstranění polutantů optimalizací 

porozity užitých materiálů ve vztahu k ukotvení surfaktantu a ploše, kterou blokuje 

pro adsorpční mechanismy.52 

Dalším možným cílem modifikace nanočástic je zvýšení chemické pestrosti 

povrchu nanočástice. Přítomnost rozličných funkčních skupin mění reaktivitu a 

podporuje adsorpci. Mohou být použity jak malé molekuly, tak látky až polymerního 

charakteru. Typickým zástupcem polymeru je zde chitosan, přírodní polysacharid, 

který je biokompatibilní stejně jako oxidy železa a přítomnost aminoskupin v jeho 

struktuře podporuje chelataci anorganických iontů, což lze opět využít při čištění 

vod. Například pro měďnaté kationty bylo dosaženo adsorpční kapacity 21.5 mg.g-1 

při použití magnetitu s navázaným chitosanem.53 Ze sacharidů, kromě 

polymerizujících, byly také studovány cyklodextriny (cyklické oligosacharidy), 

které mohou obsahovat jak hydrofilní povrch, tak lipofilní kavity, což bylo využito 

při odstranění měďnatých iontů a 1-naftylaminu z kontaminované vody.54 Pro 

tvorbu polymerů byl dále využit například 3,4-ethylendioxythiofen, kdy dva 

nepárové elektrony na atomu síry významně podporují koordinaci anorganických 

kationtů.55 Často mezi požadované funkční skupiny patří aminoskupina. Většinou se 

zabudovává na povrch nanočástic pomocí relativně malých molekul, oproti 

zmiňovaným polymerním strukturám, například pomocí 1,6-hexandiaminu. 

Nanočástice magnetitu takto funkcionalizované aminoskupinou byly použity při pH 

6 a bylo dosaženo adsorpční kapacity 25.8 mg.g-1 pro odstranění měďnatých iontů.56 

Obdobně bývá také využíván 3-aminopropyltriethoxysilan, avšak nejen díky 

přítomnosti aminoskupiny na jeho molekule, ale také pro zprostředkování navázání 

další molekuly. Nanočástice magnetitu funkcionalizované 3-

aminopropyltriethoxysilanem byly úspěšně testovány při odstranění měďnatých, 
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kademnatých a rtuťnatých iontů.57 Alternativní postup pro získání požadované 

aminoskupiny může být navázání polyakrylové kyseliny na povrch nanočástic 

magnetitu s následnou reakcí s diethylentriaminem, kdy požadované aminoskupiny 

lze aktivovat pomocí karboimidu.58,59 Navázání samotné kyseliny akrylové na 

povrch nanočástic bylo také testováno a zprostředkováno přes právě již zmíněný 3-

aminopropyltrietoxysilan a akryloyl chlorid. Výsledný materiál byl úspěšně 

testován na odstranění olovnatých, nikelnatých, měďnatých a kademnatých iontů.60 

Povrch nanočástic oxidů železa byl za účelem zlepšení adsorpce těžkých kovů 

funkcionalizován také huminovými kyselinami61 a dimerkaptobutandiovou 

kyselinou.62  

V předchozím odstavci bylo zmíněno využití polymerizujících látek. Nevýhodou 

tvorby polymerních struktur na povrchu nanočástic však může být nežádoucí 

zvětšení jejich rozměrů a také zhoršení magnetických vlastností. V tomto ohledu 

molekuly nepolymerního charakteru jako například aminokyseliny představují 

zajímavou alternativu. Byla již popsána funkcionalizace nanočástic oxidů železa 

pomocí histidinu, tyrosinu, L-argininu, L-lysinu, L-glycinu a L-glutamové 

kyseliny.63,64 Kompozit cysteinu-ferritu byl využit v katalýze65 a nanočástice 

maghemitu s navázaným L-cysteinem při odstraňování chromu a olova.66 

V souvislosti s aminokyselinami byl testován také glutathion (L-γ-glutamyl-L-

cysteinyl-glycin, GSH), malý tripeptid obsahující jak thiolovou, karboxylovou tak 

aminoskupinu, což je výhodná kombinace pro zachytávání těžkých kovů z roztoku. 

Nanočástice oxidů železa s navázaným GSH byly již syntetizovány pro separaci 

proteinů,67 katalýzu68 a v oblasti čištění vod byl testován kompozit (GSH navázán 

přes silikát) na olovnatých iontech.69  
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3 Cíle disertační práce 

Cíle disertační práce lze shrnout do následujících bodů: 

• Nalezení rychlostních konstant pro reakci železanu draselného 

s iodosulfuronem a pro reakci s atrazinem  

• Identifikace meziproduktů reakce naznačujících mechanismus štěpení 

molekul studovaných herbicidů 

• Porovnání účinnosti železanu draselného a manganistanu draselného 

při odbourání iodosulfuronu a atrazinu 

• Příprava kompozitu s postupně uvolňovaným železanem draselným pro 

reakci s polutanty ve vodném roztoku 

• Syntéza nanočástic oxidu železa s funkcionalizací umožňující efektivní 

odstranění chromanu z roztoku 

• Studium regenerace těchto nanočástic umožňující efektivní adsorpci 

v několika cyklech 

 

 

 

 

 

 

 



16 
 

4 Experimentální část 

4.1 Oxidativní degradace atrazinu a iodosulfuronu 

železanem draselným ve vodném roztoku 

4.1.1 Použité chemikálie 

Iodosulfuron (99.9 %), atrazin (98.8 %) a železan draselný (>90 %) byly 

zakoupeny od Sigma Aldrich. Čistota železanu byla ověřena pomocí atomové 

absorpční spektroskopie a Mössbauerovy spektroskopie. Acetonitril (99.99 %) byl 

pořízen od Fisher Scientific a kyselina octová (99 %), kyselina sírová (99 %), 

kyselina chlorovodíková (35 %), hydroxid sodný (98 %), hydrogenfosforečnan 

draselný (>99 %), dihydrogenfosforečnan draselný (>99 %) byly zakoupeny od 

firmy Penta. Manganistan draselný vyrobila společnost Lachema. 

 

4.1.2 Použité metody, instrumentace, příprava roztoků 

Počáteční koncentrace roztoků železanu draselného byly ověřeny 

spektrofotometricky (Analytic Jena – Specord S600) při 510 nm. Pro pH přibližně 

kolem hodnoty 9.2 byl pro výpočet výsledné koncentrace železanu použit molární 

absorpční koeficient ε510(FeO42-) = 1150 dm3.mol-1.cm-1. Zásobní roztoky byly 

připraveny rozpuštěním železanu draselného (naváženého pod dusíkovou 

atmosférou) v 5 mmol.dm-3 roztoku fosforečnanu. Zásobní roztoky herbicidů byly 

připraveny rozpuštěním dané navážky v 5 mL acetonu a doplněny do objemu 25 mL 

deionizovanou vodou. Při všech provedených experimentech byla použita voda 

deionizovaná pomocí zařízení AQUAL system 29-2 (Verkon).   

Kinetika reakce železanu draselného s atrazinem a iodosulfuronem byla pro 

každý herbicid sledována samostatně za podmínek pseudoprvního řádu, kdy 

koncentrace železanu byla 40 µmol.dm-3 a sledovaného herbicidu byla 500 µmol.dm-

3. Pro monitoring koncentrace v čase byl využit stopped-flow spektrofotometr SFM-

20 (Bio-Logic). Roztok železanu byl v reakční cele smíchán s roztokem herbicidu 1:1 

a absorbance byla sledována při 510 nm. Při hodnotě pH 6 byla pozorována 

intenzivní precipitace pro iodosulfuron, proto výstup z tohoto měření nebyl zahrnut 

do celkových výsledků. Měření bylo opakováno šestkrát a výsledné hodnoty 
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rychlostních konstant pseudoprvního řádu zprůměrovány. Tyto hodnoty byly 

získány odečtením rychlostních konstant pro reakci železanu s herbicidy od 

rychlostních konstant rozkladu železanu za stejných podmínek, ale bez přítomnosti 

herbicidů.  

Pro sledování kinetiky reakce železanu draselného s atrazinem a 

iodosulfuronem v porovnání s manganistanem byly připraveny zásobní roztoky 

herbicidů o koncentracích 50 mg.dm-3. Reakce byly sledovány při hmotnostních 

poměrech 2:1 a 10:1 (železan : iodosulfuron), 1:10 a 1:20 (železan : atrazin), 2:1 

(manganistan : iodosulfuron) a 20:1 (manganistan : atrazin). Hodnoty pH reakčních 

roztoků byly modifikovány přidáním několika kapek koncentrované kyseliny sírové 

v reakčních roztocích na hodnoty 6, 7, 8, 9 pro železan a 6, 9 pro manganistan. 

V daných časových intervalech byly odebrány 2 mL reakčního roztoku k filtraci přes 

diskové filtry (Nylon, PA, 0.2 µm, Fisher Scientific). Možnost ovlivnění výsledků 

filtrací byla vyloučena stanovením sledovaných herbicidů v roztoku před filtrací a 

ve filtrátu. Poněvadž při reakcích s manganistanem bylo třeba odfiltrovat 

přebytečný manganistan a jeho produkty, ale nevznikala sraženina, která by šla 

filtrovat membránovým filtrem 0.2 µm, byla použita technika extrakce tuhou fází 

(SPE-CHROMABOND®) s použitím prekoncentrační kolonky Strata C-18E (55µm). 

Prvně došlo třikrát k promytí 3 mL acetonitrilu, dále dvakrát pro kondicionaci k 

promytí 3 mL 3 % acetonitrilu v deionizované vodě. Následně byly nadávkovány 2 

mL vzorku a eluovány pomocí acetonitrilu pro následnou HPLC analýzu. 

Koncentrace atrazinu a iodosulfuronu v jednotlivých vzorcích byly zjištěny pomocí 

separace na chromatografické koloně Hibar® HR Purospher® STAR RP-18 (Merck) 

v systému Dionex Ultimate 3000 s UV-Vis detekcí při 254 nm. Zkoumané herbicidy 

eluovaly v retenčních časech 2.5 min (atrazin) a 2.9 min (iodosulfuron) při průtoku 

0.3 mL/min a isokratické metodě 55 % A a 45 % B (A - 0.5 % kyselina octová 

v acetonitrilu (v/v), B – 0.5 % kyselina octová ve vodě (v/v)). Injekční objem byl 1 

µL a k vyhodnocení byl použit software Chromeleon Chromatography Management 

Systém V 6.80 (Dionex).  

Struktury reakčních meziproduktů byly analyzovány pomocí UPLC spojené 

s vysoko-rozlišovacím hmotnostním spektrometrem s integrovanou iontově 

mobilitní celou SYNAPT G2 S (Waters). Chromatografická separace probíhala na 
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koloně EC 150/2 NUCLEODUR C18 Gravity (1.8 µm). Použita byla gradientová 

metoda (A – 0.5 % kyselina octová ve vodě, B – 0.5 % kyselina octová v acetonitrilu): 

0 min 50 % (v/v) B, 10 min 80 % (v/v) B, 12 min 100 % (v/v) B, 13 min 100 % (v/v) 

B, 13.5 min 50 % (v/v), 15 min 50 % (v/v) B. Průtoková rychlost byla 0.3 mL/min a 

injekční objem 5 µL. Podmínky online spektrometrické detekce byly následující: 

iontový zdroj elektrospray (Z-spray) v pozitivním módu, kapilární napětí 3.0 kV, 

teplota zdroje 100 °C, desolvační teplota 500°C, průtok zmlžovacího plynu 100 L.h-

1, průtok desolvačního plynu 1000 L.h-1, kolizní energie pro jeden sken 4 eV, čas 

skenu 0.2 s, prodleva mezi skeny 0.02 s, pro MS/MS skeny byla použita rampa 

kolizní energie 20-50 eV při kolizí indukované disociaci. Pro získání přesných a 

správných hmot byly hodnoty m/z korigovány pomocí techniky Lock Spray Probe 

(referenční iontový zdroj – sprejován roztok leucin-enkefalinu 200 pg.µL-1 v 1:1 

acetonitrilu a vodě, celkové okyselení tohoto roztoku činilo 0.1 % (v/v) kyselinou 

mravenčí). 

 

4.1.3 Kinetika odbourání atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným  

Kinetika reakce železanu draselného s atrazinem a iodosulfuronem byla pro 

každou reakci sledována zvlášť pro hodnoty pH 6, 7, 8 a 9 pomocí techniky stopped-

flow. Rychlost reakce železanu s daným herbicidem lze vyjádřit jako: 

-d[Fe(VI)]/dt = k[Fe(VI)]m.[H]n     (rov. 1) 

[Fe(VI)] a [H] jsou koncentrace železanu a daného herbicidu, „m“ a „n“ jsou reakční 

řády a „k“ je rychlostní konstanta reakce. Reakce železanu s většinou polutantů běží 

podle druhého řádu.70 Protože ale při experimentu byl použit nadbytek herbicidu, 

jeho koncentrace se během reakce významně nemění. Koncentraci herbicidu lze 

tedy zahrnout do nové rychlostní konstanty k1, a proto byla reakce studována podle 

pseudoprvního řádu, kde platí:  

k1 = kapp.[H]         (rov. 2) 
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kapp (M-1s-1) je tzv. zdánlivá rychlostní konstanta druhého řádu, která vystihuje 

rychlost reakce za daných podmínek. Pro studovaný případ lze tedy využít 

následující vztah: 

d[Fe(VI)]/dt = k1[Fe(VI)]m.      (rov. 3) 

Pokles koncentrace železanu draselného v závislosti na čase byl 

spektrofotometricky sledován jako součást techniky stopped-flow. Úbytek železanu 

probíhal podle kinetiky prvního řádu v přebytku daného herbicidu. Na obrázku 3  

 

 

 

 

 

Obr. 3 Kinetické křivky pro rozpad železanu draselného v přítomnosti atrazinu (a) 

a iodosulfuronu (b) při pH 8, [(Fe(VI)] = 40 µmol.dm-3, [ATZ] = 500 µmol.dm-3, 

[Fe(VI)] = 40 µmol.dm-3, [IDS] = 500 µmol.dm-3. 

můžeme vidět pokles hodnoty absorbance v čase pro pH 8. Z dat naměřených pro 

jednotlivé hodnoty pH 6, 7, 8 a 9 byly následně vypočteny zdánlivé rychlostní 

konstanty jak pro atrazin, tak pro iodosulfuron (Obr. 4). Pro oba herbicidy je zřejmý  

 

 

 

 

 

Obr. 4. Zdánlivé rychlostní konstanty druhého řádu jako funkce pH při oxidaci 

atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným. 
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nárůst reaktivity s železanem draselným se snižující se hodnotou pH. Protože při 

studovaném rozmezí pH nepřipadají pro studované herbicidy protolytické děje 

v úvahu (pKa = 1.68-1.71 pro ATZ, 3.19-3.25 pro IDS),71,72 ovlivňují změnu rychlosti 

reakce při různých pH protolytické formy železanu. Železan se vyskytuje v těchto 

acidobazických formách: H3FeO4+, H2FeO4, HFeO4- a FeO42-, přičemž síla jednotlivých 

protolytických forem v roztoku je popsána disociačními konstantami73 v literatuře: 

H3FeO4+ ⇄ H+ + H2FeO4  pKa1 = 1.6      (rov. 4) 

H2FeO4 ⇄ H+ + HFeO4-  pKa2 = 3.5      (rov. 5) 

HFeO4- ⇄ H+ + FeO42-  pKa3 = 7.23      (rov. 6) 

Při pH 6-9 jsou jednoznačně do reakce zapojeny formy HFeO4- a FeO42-, přičemž 

zmíněná protonovaná forma vykazuje větší spinovou hustotu na oxoligandu než 

neprotonovaná a to je příčinou zvýšené reaktivity.74 Protože přítomnost této 

protonované formy se se snižujícím pH zvyšuje, pozorujeme vliv pH na reaktivitu 

železanu se zkoumanými herbicidy, což je ve shodě s literaturou.75,76 Z obr. 6 dále 

vyplývá, že železan ochotněji reaguje s molekulami iodosulfuronu než atrazinu. To 

lze vysvětlit díky rozdílné struktuře zkoumaných herbicidů, kdy iodosulfuron 

obsahuje pro případné napadení molekulou železanu sulfonamidovou a amidovou 

skupinu, zatímco atrazin sekundárně aminovou. Vyšší reaktivita železanu se 

sulfonamidy oproti sekundárním aminům již byla popsána77 a koresponduje s výše 

popsaným jevem.  

4.1.4 Oxidace atrazinu a iodosulfuronu: Porovnání účinnosti železanu 

draselného a manganistanu draselného 

Oxidace atrazinu železanem draselným byla prvně zkoumána s použitím 

hmotnostního poměru 10:1 (železan : atrazin) při pH 8. Během prvních pěti minut 

došlo k odbourání 60 % atrazinu, avšak dále se již koncentrace tohoto herbicidu 

nesnižovala (Obr. 5). Pro získání vyššího podílu odstraněného atrazinu vůči 

zbylému v roztoku byly dále provedeny experimenty s hmotnostním poměrem 20:1 

(železan : atrazin), během nichž se podařilo při pH 6 dosáhnout úplného odstranění 

polutantu z roztoku (pod limit stanovení). 
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Obr. 5.  Pokles koncentrace atrazinu (c0 = 50 mg.dm-3) při aplikaci železanu 

draselného 10:1. 

Při vyšších hodnotách pH byla účinnost odstranění atrazinu nižší (Obr. 6a). Tento 

výsledek je v souladu s předchozími výše popsanými experimenty, kdy účinnost 

železanu roste se snižující se hodnotou pH roztoku. Za těchto podmínek se poločas 

reakce vypočtený z rychlostních konstant pohybuje od 1.6 do 40 s při nárůstu 

hodnoty pH z 6 do 9.  

Obr. 6. Porovnání odstranění atrazinu a iodosulfuronu pomocí železanu 

draselného a manganistanu draselného při hodnotách pH 6, 7, 8 a 9. 
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Následně byla zkoumána reakce železanu draselného s iodosulfuronem za 

hmotnostního poměru 10:1 (železan : iodosulfuron) při pH 8. Poločas reakce 

vypočtený z rychlostních konstant byl 35 s. Do pěti minut tak byl herbicid plně 

zoxidován (Obr. 7), proto došlo k úpravě hmotnostního poměru reaktantů na 2:1 

(železan : iodosulfuron), kdy za snížení navážky železanu stále ještě byla 

 

 

 

 

Obr. 7. Pokles koncentrace iodosulfuronu (c0 = 50 mg.dm-3) při aplikaci železanu 

draselného 10:1. 

pozorována vysoká efektivita odstranění sledovaného herbicidu z roztoku (Obr. 6b). 

Během prvních 5 min došlo k poklesu koncentrace iodosulfuronu přes 90 %. Zde 

vliv pH nebyl ve sledovaném časovém úseku příliš pozorovatelný. Hodnota 

rychlostní konstanty narůstala z 0.4 s pro pH 6 na 70 s pro pH 9. Pro snazší 

porovnání účinnosti železanu draselného a naplnění jednoho z cílů disertační práce 

byla reaktivita tohoto materiálu porovnána s manganistanem draselným, který se 

jako oxidační činidlo používá v konvenčních technologiích čištění vod. 

Z naměřených dat (Obr. 6a oproti 6c a 6b oproti 6d) vyplývá, že železan draselný 

oxidoval studované herbicidy účinněji než manganistan draselný. Tato zvýšená 

efektivita odstranění polutantů souvisí s různými hodnotami redoxních 

potenciálů,78 které jsou pro železan 2.2 V a 0.7 V pro kyselé a zásadité prostředí, 

zatímco pro manganistan 1.68 V a 0.59 V. Kromě toho, že manganistan draselný 

reagoval se sledovanými herbicidy za stejných reakčních poměrů jako železan 

draselný méně ochotně, lze pozorovat, že v případě iodosulfuronu neklesla 

koncentrace ani pod polovinu původní hodnoty na rozdíl od atrazinu. Toto zjištění 

je v souladu s literaturou, kdy byla pro manganistan draselný pozorována téměř 
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nulová reaktivita s organickými polutanty obsahujícími sulfon-amidovou skupinu 

(například sulfamethoxazol). V přítomnosti aminoskupiny s organickými polutanty 

manganistan draselný běžně reaguje (například trimetoprim).79 

4.1.5 Studium meziproduktů a mechanismus oxidace  

Meziprodukty oxidace atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným byly 

studovány pomocí UHPLC/MS2 za reakčních poměrů 20:1 a 2:1 odpovídajících 

podmínkám z výše popsaných experimentů. Na obrázku 8 můžeme vidět MS2 

spektrum získané  

 

 

 

 

 

 

Obr. 8. MS/MS spektrum oxidovaného meziproduktu m/z 230.1 reakce atrazinu 

s železanem draselným. 

průměrováním pro pík s retenčním časem 1.55 min. Protože retenční čas atrazinu je 

vyšší (2.64 min), lze říci, že meziprodukt (parentní ion m/z 230.0803 v MS spektru) 

vykazuje vyšší polaritu než molekula herbicidu vstupujícího do reakce vzhledem 

k separaci na reverzní stacionární fázi. Spektra pro tento meziprodukt byla 

naměřena v pozitivním módu a ion byl podroben další separaci a následným 

fragmentačním experimentům v kolizní cele. Vznik tohoto oxidačního 

meziproduktu hydrolytickou cestou je vzhledem k poločasu této reakce pro atrazin 

vyloučen80 a jeho struktura odpovídá předpokládanému oxidačnímu mechanismu 

reakce atrazinu s železanem draselným. Během experimentů nebyl nalezen 

očekávaný dechlorační produkt atrazinu a struktura ověřená z MS spektra ukazuje 

na oxidaci alkylového řetězce, jejímž výsledkem je tvorba aldehydové nebo 

ketoskupiny (Obr. 9). Uvedená struktura byla již pozorována při oxidaci atrazinu 

atrazinu 50mg/l

m/z
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ozonem,81 případně hydroxylovým radikálem.82 Ze struktury potvrzené z MS 

spekter vyplývá, že železan draselný oxiduje ochotněji ethylovou část molekuly 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 9 Meziprodukty oxidace atrazinu a iodosulfuronu železanem draselným   

 

než rozvinutější isopropylovou. Obdobné chování můžeme nalézt opět u 

hydroxylového radikálu, kdy je při reakci s molekulou atrazinu preferována 

ethylová skupina.82,83 Při reakci železanu draselného s iodosulfuronem byly 

chromatograficky separovány ionty m/z 141.0774 a m/z 324.9034 s retenčními 

časy 1.12 min a 2.69 min. Nižší retenční čas opět poukazuje na vyšší polaritu 

studovaných meziproduktů vzhledem k pořadí eluce na reverzní stacionární fázi 

oproti původnímu iodosulfuronu (retenční čas 2.90 min). Na obrázku 10a můžeme 

vidět fragmentační MS2 spektrum pro ion m/z 141.0774, kde jednoznačnou ztrátou 

methylnitrilu vzniká ion m/z 100.0523 (6-methoxy-1,3,5-triazin-2,4-diamin) 

s odchylkou nepřevyšující teoretickou hodnotu pro danou strukturu o 12.0 ppm. 

Dále byla pozorována při experimentech v kolizní cele fragmentace iontu 324.9031, 
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kdy zřetelně došlo při fragmentaci ke ztrátě molekuly oxidu siřičitého (Obr. 10b). 

Oba popsané meziprodukty oxidace iodosulfuronu železanem draselným 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 10. MS/MS spektra meziproduktů m/z 141.1 (A) a m/z 324.9 (B) vznikajících 

při oxidaci iodosulfuronu železanem draselným. 

naznačují, že molekula byla rozštěpena v místech C-N a S-N vazeb. Obdobné štěpení 

tohoto herbicidu, kdy reakce probíhala fotokatalyticky, bylo již popsáno 

v literatuře.84 Alternativním vysvětlením vzniku popisovaných meziproduktů může 

být hypotetická struktura nestabilního oxidačního produktu s vyšší molekulovou 

hmotností než původní molekula herbicidu, kterou nebylo možno díky nízké 

fragmentation 309.90 and 324.9021
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stabilitě zachytit a popisované meziprodukty vznikly jejím rozpadem. Hydrolytický 

mechanismus byl vyloučen experimentem, kdy za stejných reakčních podmínek jako 

u výše uvedených experimentů bylo místo přídavku železanu draselného upraveno 

pH na hodnotu odpovídající jeho rozpuštění a žádný významný pokles koncentrace 

iodosulfuronu v roztoku nebyl pozorován.  

 

4.2 Odstranění fenolu z vod pomocí kompozitu 

s postupným uvolňováním železanu draselného 

4.2.1 Použité chemikálie 

Směs železičnanu draselného a železanu draselného byla dodána společností 

NANOIRON, s.r.o. Obsah železa byl stanoven plamenovou fotometrií a činil 20.7 %. 

Pomocí Mössbauerovy spektroskopie bylo určeno zastoupení jednotlivých 

oxidačních stavů pro železo ve vzorku: 52.2 % Fe(III), 36.2 % Fe(V) a 11.6 % Fe(VI). 

Fenol, acetonitril, kyselina octová a dihydrogenfosforečnan draselný byly 

zakoupeny od společnosti Sigma-Aldrich. Hydrogenfosforečnan draselný a síran 

železnatý dodala společnost Mallinckrodt, ABTS firma Roche Diagnostics. Parafín 

byl zakoupen od PEAK Candle Supplies. Všechny roztoky byly připraveny 

v deionizované vodě (Barnstead E-pure Ultrapure water purification systém).  

4.2.2 Příprava vzorků a provedení experimentů 

Série experimentů byly provedeny v 100 mL Erlenmayerových baňkách. 

Počáteční koncentrace fenolu byly 500, 50 a 10 mg.dm-3. Při experimentech 

s práškovým železanem draselným a železičnanem draselným byla výsledná 

koncentrace v roztoku 2.5 mmol.dm-3. Ihned po přidání kompozitu anebo prášku 

byly reakční baňky umístěny na rotační třepačku (200 rpm) a temperovány na 20 

°C. Vzorky (1 mL) byly odebrány v definovaných časových intervalech a 

centrifugovány 15 min (12 000 g). Supernatant byl převeden do vialky a obsah 

fenolu stanoven pomocí HPLC. Aktuální koncentrace železanu draselného byla 

měřena spektrofotometricky pomocí reakce s činidlem ABTS. Hodnota pH byla u 

všech vzorků monitorována v pravidelných intervalech a hydrolytická degradace 

byla vyloučena dodatečnými experimenty (reakce za stejných podmínek včetně pH, 
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ale bez přítomnosti práškového železanu, železičnanu či kompozitu). Kompozit 

s postupně uvolňovaným železanem draselným a železičnanem draselným byl 

připraven obdobným postupem, jako již publikovaný kompozit s persulfátem.85 15 

g parafínu bylo roztaveno v kádince a přidáno 22.5 g práškového železanu 

draselného a železičnanu draselného. Po důkladném rozmíchání byla suspenze 

převedena do dřevěné formy a ponechána 3 minuty vychladnout. Pro kontrolní 

experimenty byl použit pouze parafín pro vyloučení vlivu adsorpce polutantu na 

matrici.  

4.2.3 Použité metody 

Množství železanu draselného v roztoku bylo stanoveno 

spektrofotometricky.86 0.025 g ABTS bylo přidáno do 25 mL odměrné baňky a 

doplněno po rysku deionizovanou vodou. 0.6 mol.dm-3 acetátový a 0.2 mol.dm-3 

fosfátový pufr byly použity pro udržení požadovaného pH zbarvovací reakce a 0.1 

mol.dm-3 borátový pufr byl použit ke stabilizaci zásobního roztoku železanu (46 µ 

mol.dm-3). Pro měření byl smíchán 1 mL ABTS, 5 mL acetofosfátového pufru, 1 mL 

vzorku a doplněno po rysku (25 mL odměrná baňka) deionizovanou vodou. 

Absorbance byla měřena při 415 nm a výsledné koncentrace byly spočteny pomocí 

lineární regrese (R2 = 0.99). Použit byl spektrofotometr HACH DR 2800. Obsah 

fenolu byl stanoven pomocí vysoce účinné kapalinové chromatografie (Shimadzu 

Scientific Instruments Columbia, MD) se spektrofotometrickou detekcí. Isokratická 

metoda s mobilní fází 50:50 acetonitril : voda byla použita s injekčním objemem 20 

µL a průtokem 1 mL.min-1. Separace probíhala na koloně Hypersil Keystone column 

(AQUASIL C18, 250 x 4.6 nm). Všechny mobilní fáze byly před použitím filtrovány 

(PALL Life Sciencies, 0.45 µm). Fenol eluoval v retenčním čase 4.9 min a přiřazený 

pík byl kvantifikován při 269 nm. Kontrolní experimenty byly provedeny za užití 

vzorků bez fenolu a bez železanu. Každý vzorek byl měřen ve třech opakováních. 

Data byla vyhodnocována pomocí softwaru Origin Pro 2016 Student Version.  
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4.2.4 Porovnání účinnosti kompozitu oproti práškovému železanu 

draselnému a železičnanu draselnému 

Kompozit s postupně uvolňovaným železanem draselným (železičnan 

přechází ve vodném roztoku ihned na železan) byl aplikován na roztok fenolu, 

jakožto modelového polutantu. Na obrázku 11a můžeme vidět, že při aplikaci jedné 

kapsle kompozitu do roztoku o koncentraci 500 mg.dm-3 dojde k oxidaci 20 % 

původního množství fenolu do dvou hodin. Při desetinásobně nižší koncentraci 

fenolu můžeme pozorovat po dvou hodinách oproti tomu téměř 80 % úbytek.  

Obr. 11. (a) Úbytek fenolu (c0 = 500, 50 a 10 mg.dm-3) po aplikaci železanu 

draselného a železičnanu draselného enkapsulovaného parafínem. (b) Úbytek 

fenolu (c0 = 10 mg.dm-3) po jednorázovém přidání práškového železanu 

draselného a železičnanu draselného (1 dávka, 3 dávky). 

Počáteční koncentrace 10 mg.dm-3 je nejblíže množství fenolu v reálných odpadních 

vodách. Při aplikaci kompozitu na tuto koncentraci polutantu můžeme vidět 

kompletní odbourání fenolu už po pěti minutách. Během experimentu byla měřena 

aktuální koncentrace železanu draselného v reakčním roztoku, kdy neklesla pod 

hodnotu 0.4 mmol.dm-3. Pomocí experimentů s kompozitem v deionizované vodě 

byla určena průměrná koncentrace 2.5 mmol.dm-3 železanu uvolňovaného do 

roztoku. Na obr. 11b můžeme vidět pokles koncentrace fenolu (z počátečních 10 

mg.dm-3) po aplikaci navážky práškového železanu a železičnanu odpovídající 

hodnotě stanovené průměrné koncentrace. Je zde vidět, že práškový železan a 

železičnan po rozpuštění zoxidují okolo 40 % fenolu, ale po půl hodině reakce se již 

koncentrace polutantu nemění. Obrázek 12 ilustruje aktuální koncentraci železanu 

(a) (b) 



29 
 

během této reakce, kdy dochází k rapidnímu spotřebování železanu na začátku 

reakce s fenolem a aktuální koncentrace v žádném případě nedosahuje 0.4 

mmol.dm-3, jako v případě aplikace kompozitu na stejně koncentrovaný roztok. Dále 

ještě bylo testováno přidání stejné navážky prášku železanu a železičnanu ve třech 

krocích místo jednoho, ale ani zde nedošlo k plnému odstranění fenolu z roztoku, 

jako v případě použití kompozitu. Postupné uvolňování železanu z matrice do 

reakčního roztoku, díky kterému je udržována potřebná koncentrace činidla 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 12. Aktuální koncentrace železanu v reakčním roztoku při aplikaci 

práškového železanu (1 dávka, 3 dávky). 

v roztoku, tak zvyšuje efektivitu odbourání fenolu oproti jednorázovému užití 

práškového železanu a železičnanu, kdy ani trojnásobnou aplikací se nepodařilo 

dosáhnout účinnosti pomalého uvolňování z kompozitu. Nicméně zbytkové 

množství železa ve vysokých oxidačních stavech, které se z kompozitu neuvolní, 

stejně jako jeho pomalá degradace v kompozitu vzdušnou vlhkostí, představují 

výzvy, na které je třeba odpovědět, pokud má být reálné užití tohoto kompozitu 

v procesech čištění vod.  
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4.3 Odstranění šestimocného chromu z vod pomocí 

nanočástic maghemitu funkcionalizovaných 

glutathionem 

4.3.1 Použité chemikálie 

Chroman draselný (99.0 %), kyselina chlorovodíková (35 %), hydroxid sodný 

(98.0 %), methanol (99.8 %) a ethanol (96.0 %) byly zakoupeny od společnosti 

Penta. Hexahydrát síranu železnato-amonného (99.5 %), hexahydrát chloridu 

železitého (99.0 %) a glutathion (>98.0 %) dodala Sigma-Aldrich. Všechny 

standardní a reakční roztoky byly připraveny z deionizované vody pomocí zařízení 

AQUAL system 29-2 (Verkon).   

4.3.2 Syntéza nanočástic maghemitu funkcionalizovaných glutathionem 

Syntéza nanočástic byla provedena smícháním vodných roztoků 

hexahydrátu síranu železnato-amonného a hexahydrátu chloridu železitého 

v molárním poměru 1:2 a výsledný roztok byl udržován při teplotě 80 °C po dobu 

10 min. Pomalým přikapáváním za stálého míchání do roztoku 0.5 mol.dm-3 

hydroxidu sodného, který byl temperován na 75 °C ihned vznikala temně hnědá až 

černá sraženina. Vzniklé nanočástice byly poté magneticky separovány a pětkrát 

promyty deionizovanou vodou a pětkrát ethanolem. Nakonec proběhlo sušení po 

dobu 30 min ve vakuové sušárně při 50 °C. 200 mg získaných nanočástic maghemitu 

bylo přidáno do 5 mL deionizované vody a dáno do ultrazvukové lázně na 5 min. 200 

mg glutathionu bylo rozpuštěno v 5 mL deionizované vody a ultrazvukováno také 5 

min. Hotový roztok byl poté smíchán s disperzí nanočástic a vystaven působení 

ultrazvuku po další 2 h. Výsledný produkt byl opět magneticky separován a pětkrát 

propláchnut deionizovanou vodou a pětkrát ethanolem. Následovalo sušení při 50 

°C ve vakuové sušárně.   

4.3.3 Použité metody, instrumentace, příprava roztoků 

  Během experimentu bylo přidáno přesně navážené množství nanočástic 

maghemitu případně maghemitu-glutathionu do roztoku chromanu draselného 

v koncentračním rozmezí 0.5 – 100 mg.L-1. pH roztoku, jehož objem byl vždy 100 mL 

bylo upravováno pomocí přikapávání roztoků 0.1 mol.L-1 kyseliny chlorovodíkové 

nebo hydroxidu sodného na požadovanou hodnotu. V definovaném čase byly 
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odebírány vzorky, které byly následně filtrovány (membránové filtry Nylon PA 0.2 

µm, Fisher Scientific) a zředěny deionizovanou vodou do požadovaného 

kalibračního rozmezí pro metodu atomové absorpční spektroskopie (AAS).  

Monitoring celkového chromu ve vzorcích touto metodou byl prováděn na 

přístroji ContrAA 600 (Analytik Jena) s elektrotermickou atomizací a CCD 

detektorem. Jako zdroj záření byla použita xenonová lampa (185-900 nm). Jako 

monochromátor posloužila mřížka s rozlišením 2 pm/200 nm. Teplota atomizace 

byla 2300 °C a jako inertní plyn byl použit argon. Kalibrační rozmezí koncentrací 

bylo od 5 do 25 µg.L-1. Limit detekce byl 1.075 µg.L-1 zatímco limit stanovení 4.456 

µg.L-1.  

Pro charakterizaci nanočástic byl využit rentgenový práškový difraktometr 

X`Pert PRO MPD (PANalytical) v Bragg-Brentanově uspořádání vybavený Co Kα 

zdrojem rentgenového záření (λ = 0.178901 nm) s lineárně pozičním detektorem 

X`Celerator. Vzorky byly připraveny rovnoměrným rozprostřením na křemíkové 

destičky. Komerční standardy z NIST SRM640 (Si) a SRM660 (LaB6) byly použity při 

vyhodnocování pozic difrakčních linií a šířky linií. Difrakční záznamy byly 

zpracovány softwarem High Score Plus s využitím PDF4 a ICSD databází. Následně 

byl připravený nanomateriál zkoumán pomocí transmisní elektronové mikroskopie 

(JEOL JEM 2010F), kdy byl každý vzorek přidán do ethanolu a 5 minut vystaven 

působení ultrazvuku za účelem rozdispergování. Suspenze byla následně nakapána 

na měděnou podložní síťku s uhlíkovou fólií a vysušena na vzduchu za pokojové 

teploty. Takto byly zpracovány vzorky i pro další mikroskopické techniky. 

Mikroskopické snímky zajistil vysokorozlišovací transmisní elektronový mikroskop 

HRTEM TITAN 60-300 s X-FEG zdrojem elektronů. Bylo použito urychlovací napětí 

80 kV a Cs korekce. Bodové rozlišení v TEM módu činilo 0.06 nm.  

Pro jednoznačnou identifikaci oxidačních stavů atomů železa byla využita 57Fe 

Mössbauerova spektroskopie (spektrometr MS2007 založený na technice virtuální 

instrumentace87,88, zdroj záření 57Co(Rh), pracující v módu konstantního zrychlení). 

Získaná Mössbauerova spektra byla zpracována v softwaru Mosswinn.89 

Nízkoteplotní měření byla realizována v externím magnetickém poli s použitím 

kryomagnetického systému Spectromag (Oxford Instruments). Pro studium 
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oxidačních stavů chromu adsorbovaného na povrchu nanočástic byla využita 

technika rentgenové fotoelektronové spektroskopie (XPS) za pomocí přístroje PHI 

5000 VersaProbe II (Physical Electronics) s monochromatickým zdrojem Al/Kα (15 

kV, 50 W), přičemž energie fotonů byla 1486.7 eV. Všechna spektra byla naměřena 

ve vakuu (1.3x10-7) za pokojové teploty 22 °C. Vzorky byly upevněny v držáku 

pomocí oboustranné lepící pásky Scotch. Při všech měřeních byla použita 

kompenzace povrchového náboje. Naměřená spektra byla zpracována a 

vyhodnocena pomocí softwaru MultiPac (ULVAC PHI). Všechny hodnoty vazebných 

energií byly vztaženy na pík uhlíku C1 při 284.40 eV. Dále byla využita infračervená 

spektroskopie (Thermo Nicolet Nexus 670 FT-IR) s rozsahem 4000-600 cm-1.  

4.3.4 Charakterizace připravených nanočástic 

Jak nanočástice maghemitu (γ-Fe2O3), tak nanočástice maghemitu 

s funkcionalizovaným glutathionem (γ-Fe2O3-GSH) byly podrobeny zkoumání 

pomocí rentgenové práškové difrakce. Široké difrakční linie na získaném záznamu 

(Obr. 13) odpovídají kubickým spinelovým strukturám magnetitu či maghemitu.  

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 13. Záznam z rentgenové práškové difrakce (XRD) pro nanočástice γ-Fe2O3 a 

γ-Fe2O3-GSH. 

Mřížkové parametry odvozené pomocí Rietveldovy analýzy naznačují přítomnost 

spíše maghemitu (mřížkové parametry 8.362 pro γ-Fe2O3 a 8.366 pro γ-Fe2O3-GSH). 
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Pro jednoznačnou identifikaci byly vzorky změřeny pomocí nízkoteplotní  

Mössbauerovy spektroskopie a oba vykazují znaky čistých a stechiometrických 

nanočástic maghemitu. Obrázek 14 ilustruje příslušná 57Fe Mössbauerova spektra 

získaná měřením při 5 K v externím magnetickém poli 5 T, přičemž na obou z nich 

jsou zřetelná dvě subspektra odrážející pozice Fe3+ v krystalové struktuře 

maghemitu – oktaedrické (O) a tetraedrické (T). Poměr ploch těchto subspekter 

dosahuje hodnot 5:3, což jednoznačně odpovídá stechiometrickému maghemitu.90 

Doplňující informace byly získány z výpočtu hyperjemného magnetického pole, kdy 

pro nanočástice prekurzoru – maghemitu hodnota činí 34.6 T, zatímco pro 

maghemit funkcionalizovaný glutathionem 31.7 T. Pokles hodnoty je v souladu  

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 14. 57Fe Mössbauerova spektra pro nanočástice γ-Fe2O3 (A) a γ-Fe2O3-GSH (B) 

měřená při 5 K v externím magnetickém poli 5 T. 

 

s tvorbou kompaktní tenké vrstvičky glutathionu na povrchu nanočástic 

maghemitu, která působí jako diamagnetikum. Nasyntetizovaný materiál byl dále 

analyzován pomocí infračervené spektroskopie (Obr. 15). Pás při 610 cm-1 lze 

přiřadit k Fe-O vibraci a objevuje se jak u vzorku maghemitu, tak maghemitu 

funkcionalizovaného glutathionem. Dále byla identifikována karboxylová skupina: 

 

(a) (b) 
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Obr. 15. Infračervená spektra pro nanočástice γ-Fe2O3 a γ-Fe2O3-GSH (Příloha 3). 

 

2981 cm-1 (O-H), 1402 cm-1 (O-H) a 1251 cm-1 (C=O). Spektra obsahují také 

charakteristický pás karbonylové skupiny amidického původu při 1648 cm-1 a pás 

při 1080 cm-1 lze přiřadit vazbě C-N v aminoskupině. Dále je ještě ve spektru slabě 

viditelný pás při 2360 cm-1, který značí přítomnost vzdušného oxidu uhličitého. 

Absence thiolové skupiny v rozmezí 2550-2600 cm-1 naznačuje tvorbu 

disulfidických vazeb anebo spíše navázání molekul glutathionu na povrch 

maghemitu právě přes thiolovou funkční skupinu. Pro dokreslení celkové 

morfologie nasyntetizovaných nanočástic byly pořízeny snímky pomocí skenovací 

transmisní elektronové mikroskopie s režimem temného pole pod vysokým úhlem 

(HAADF-STEM) zobrazující prvkové rozložení (Obr. 16). Zastoupení síry na povrchu 

nanočástic potvrzuje přítomnost glutathionu.  
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Obr. 16. Snímky z transmisní elektronové mikroskopie a skenovací transmisní 

elektronové mikroskopie (režim temného pole pod vysokým úhlem) zahrnující 

chemické mapování nanočástic γ-Fe2O3-GSH (Příloha 3). 

 

4.3.5 Odstranění chromu z roztoku pomocí nanočástic maghemitu 

funkcionalizovaných glutathionem 

Za účelem zkoumání schopnosti výše připravených materiálů odstraňovat 

těžké kovy z vod byly připraveny roztoky chromanu draselného o koncentraci 0.5 

mg.L-1. Tato koncentrace představuje desetinásobek povoleného množství pro pitné 

vody dle aktuální legislativy a byla zvolena právě s ohledem na budoucí možné vyžití 

testovaných materiálů pro čištění pitných vod. Po aplikaci nanočástic γ-Fe2O3-GSH 

koncentrace celkového chromu v roztoku dramaticky poklesla už v prvních pěti 

minutách a během třiceti minut se její hodnota pohybovala pod limitem stanovení 

(Obr. 17a). Oproti tomu při použití nanočástic γ-Fe2O3 došlo pouze k poklesu 10 % 

celkového chromu v roztoku po třiceti minutách. Během experimentů bylo 

pozorováno, že pH roztoků chromanu se pohybovalo okolo hodnoty 6. Přidání 

nanočástic γ-Fe2O3 zvedlo hodnotu pH na 8, zatímco přídavek nanočástic γ-Fe2O3-



36 
 

GSH zapříčinil mírný pokles pH na hodnoty okolo 5. Proto bylo třeba detailněji 

prozkoumat vliv pH na samotný proces odstranění chromu z roztoku (Obr. 17b).  

 

Obr. 17. (a) odstranění chromu pomocí nanočástic γ-Fe2O3 a γ-Fe2O3-GSH (data 

z AAS), (b) pH závislost, (c) XPS spektra pro nanočástice γ-Fe2O3-GSH před použitím 

a po magnetické separaci, (d) proces recyklace nanočástic γ-Fe2O3-GSH: při pěti 

cyklech použití nebyla pozorována významná ztráta efektivity odstranění chromu 

z roztoku (Příloha 3). 

 

Bylo pozorováno, že nanočástice γ-Fe2O3-GSH vykazovaly vyšší efektivitu než 

nanočástice γ-Fe2O3 v širokém rozmezí pH 4-8. Nefunkcionalizované nanočástice 

odstraňovaly chrom nejefektivněji pouze v kyselém pH okolo hodnoty 4. Kyselá 

oblast pH může zvyšovat efektivitu odstranění chromu z roztoku díky adsorpci 

HCrO4- na povrchu nanočástic γ-Fe2O3 prostřednictvím elektrostatických sil.91 

Oproti tomu po redukci šestimocného chromu glutathionem (GSH) navázaným na 

nanočásticích γ-Fe2O3-GSH je na ně adsorbován už redukovaný trojmocný chrom. 
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Pro potvrzení tohoto mechanismu bylo třeba prokázat redukci šestimocného 

chromu pomocí nanočástic γ-Fe2O3-GSH. Za tímto účelem byly provedeny 

experimenty pomocí techniky XPS, kdy přítomnost trojmocného chromu byla 

jednoznačně potvrzena ve vzorku nanočástic γ-Fe2O3-GSH separovaných magnetem 

po aplikaci na vodu s šestimocným chromem (Obr. 17c). Popisovaný nanomateriál 

oproti γ-Fe2O3 vykazuje jak sorpční, tak i redukční vlastnosti, z čehož vyplývá 

zvýšená efektivita odstranění chromu z roztoku. Právě přítomnost GSH, který se 

chová v roztoku při pH 5-7 jako zwitterion na glutamylovém konci, zvyšuje 

odstranění trojmocného chromu z roztoku.92,93 Ten je za daných podmínek 

přítomný jako [Cr(H2O)6]3+, [Cr(OH)]2+, [Cr(OH)2]+ nebo [Cr(OH)6]3- a [Cr(OH)4]-. Se 

zvyšujícím se pH dochází dále na molekule GSH k deprotonaci thiolové skupiny, 

která pak může také hrát roli při navázání některých výše uvedených forem chromu. 

Thiolová funkční skupina v kombinaci se dvěma amidickými donory na cysteinovém 

zbytku, který molekula GSH obsahuje, může chrom navíc chelatovat, jak již bylo 

popsáno pro některé kovy v literatuře.94  

 Účinnost odstranění šestimocného chromu z roztoku byla dále studována 

pro možnost porovnání s jinými materiály popsanými v literatuře. Všechny 

experimenty byly provedeny za pokojové teploty a pro výpočet množství chromu 

odstraněného z roztoku byl použit následující vztah (rov. 7),  

          (rov. 7) 

kde C0 je počáteční koncentrace polutantu, C je jeho konečná koncentrace po aplikaci 

nanočástic γ-Fe2O3-GSH, V(L) představuje celkový objem roztoku, a m(g) je navážka 

nanomateriálu. Vypočtená hodnota Q představuje odstraněné množství chromu 

(mg) na 1 g nanočástic γ-Fe2O3-GSH. Experimenty byly provedeny v koncentračním 

rozmezí 1 až 100 mg.L-1 chromanu v roztoku. Získaná data lze popsat modelem 

Freundlichovy adsorpční izotermy s poměrně dobrou linearitou (Obr. 18).  

 

 

 

 

Q = (C0-C)V 
       m 
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Obr. 18. Závislost log Q na log C, linearita R2 = 0.9829 (Příloha 3). 

 

Z naměřených dat byla výpočty (rov. 7) získána nejvyšší hodnota pro odstranění 

chromu pomocí nanočástic γ-Fe2O3-GSH 295.7 mg.g-1. Ačkoli srovnání nemusí vždy 

přesně vypovídat o aplikovatelnosti a účinnosti jednotlivých materiálů (různé 

experimentální podmínky jako pH, teplota apod.), v tabulce 1 jsou uvedeny hodnoty  

 

Tab. 1. Srovnání účinnosti odstranění šestimocného chromu pomocí materiálů 

na bázi železa za pokojové teploty 

Materiál  Efektivita 

materiálu 

mg.g-1 

Zdroj 

biokompozit s nanočásticemi oxidu železa 5.4 López-Telléz a kol.95 

Fe@Fe2O3 core-shell nanočástice 7.8 Ai a kol.96 

nanočástice γ-Fe2O3 19.2 Hu a kol.42  

nanokompozit Fe a oxidu železa 34.1 Kim a kol.97 

Fe2O3-L-cystein  34.5 Bagbi a kol.66  

směsný kompozit γ-Fe2O3 a Fe3O4 35.0 Lee a kol.41  

nanočástice Fe3O4 43.6 Shen a kol.43 

nZVI – Fe3O4 nanokompozit 100.0 Lv a kol.98 

polypyrol – Fe3O4 nanokompozit 243.9 Bhaumik a kol.99  

polyethylenimin – Fe3O4 biokompozit 280.1 Zhang a kol.100  

γ-Fe2O3-GSH 295.7 tato práce 
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pro další materiály na bázi železa použité pro odstranění chromu popsané 

v literatuře. Jak již bylo zmíněno v kapitole 2.2.1, při aplikaci nanočástic oxidů železa 

bez zabudování v kompozitu nebo bez cílené funkcionalizace požadovanou 

chemickou strukturou se adsorpční kapacity pro chrom pohybují řádově v desítkách 

mg.g-1. Optimalizované materiály pak vykazují adsorpční kapacity až o řád větší. 

Výhodou nanočástic γ-Fe2O3-GSH také je, že po jejich aplikaci nezůstává v roztoku 

žádný chrom oproti metodám založeným na pouhé redukci. V US EPA předpisech je 

stanovena maximální koncentrace celkového chromu pro pitné vody 100 μg.L-1. 

Pro zvýšení potenciálu zkoumaných nanočástic při případném užití v procesech 

čištění pitných vod byla testována jejich recyklovatelnost (Obr. 17d). Po proběhnutí 

prvního cyklu čištění, byly nanočástice γ-Fe2O3-GSH magneticky separovány a 

dispergovány po dobu 10 minut v destilované vodě. Poté byly okyseleny na pH 2.7 

pomocí kyseliny chlorovodíkové (0.1 mol.dm-3) a dále byl roztok míchán 1 hodinu. 

Okyselení je kritickým krokem v regeneraci zkoumaného materiálu. Zatímco 

desorpce šestimocného chromu je optimální v zásaditém roztoku, pro trojmocný 

chrom právě v kyselém prostředí, kdy chloridové anionty kyseliny chlorovodíkové 

obsazují přednostně sorpční místa na povrchu regenerované nanočástice.99 Po 

tomto procesu byly nanočástice magneticky separovány, promyty v ethanolu a 

připraveny pro další použití. Při pěti takto opakovaných cyklech šlo pozorovat 

nevýznamné ztráty v efektivitě odstranění chromu z roztoku.  
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5 Závěr 

Tato disertační práce je zaměřena na využití sloučenin železa ve vysokých 

valenčních stavech a nanočástic oxidů železa ve vybraných procesech čištění vod. 

Vybrané polutanty, herbicidy atrazin a iodosulfuron byly kompletně odbourány 

železanem draselným. Byly popsány rychlostní konstanty pro reakci železanu 

draselného s oběma herbicidy a jejich závislost na pH. Mimoto, došlo k identifikaci 

meziproduktů oxidace těchto polutantů železanem draselným. Jejich struktura 

naznačuje přenos kyslíku na ethylový řetězec atrazinu během oxidace a rozštěpení 

C-N a S-N vazeb v molekule iodosulfuronu během oxidace. Následně byly testovány 

kompozity postupně uvolňující železan do roztoku za účelem zvýšení účinnosti 

odstranění polutantů v reálných vodách. Bylo monitorováno postupné uvolňování 

železanu z kompozitu do roztoku a potvrzeno účinné odbourání fenolu. Pro 

odstranění těžkých kovů z vod byly testovány funkcionalizované nanočástice oxidů 

železa. Povrch nanočástic maghemitu byl modifikován molekulami glutathionu 

(GSH) za účelem zvýšení adsorpčních a získání redukčních vlastností. Efektivní 

adsorpce bylo dosaženo v širokém rozmezí hodnot pH. Přítomnost redukovaného 

trojmocného chromu na povrchu nanočástic byla potvrzena metodou XPS. Mimoto 

testované nanočástice byly regenerovány a aplikovány v pěti cyklech bez významné 

ztráty adsorpčních schopností.  

Unikátní vlastnosti jako účinné odstranění polutantů, dobře popsaná rychlá 

kinetika, potvrzení mechanismů s identifikací meziproduktů, testované kompozity 

pro reálné vody, možnost magnetické separace, ověřená recyklovatelnost a také 

šetrnost k životnímu prostředí – tyto unikátní vlastnosti zvyšují význam sloučenin 

železa ve vysokých valenčních stavech a nanočástic oxidů železa jakožto slibných 

materiálů v procesech čištění vod.  
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6 Summary 

This dissertation was aimed at high-valent iron compounds and functionalized 

iron oxides nanoparticles for water treatment. Selected pollutants, herbicides 

atrazine, and iodosulfuron were completely degraded by ferrate(VI). The rate 

constants for the reaction of the both herbicides and their changes under various pH 

were studied. Moreover, the intermediates of the oxidation by ferrate(VI) were 

determinated. Their structure implies oxygen transfer on ethyl chain of atrazine and 

fission of iodosulfuron molecule at bonds C-N and S-N. Consequently, slow-release 

ferrate composites were studied to enhance removal efficiency in real water 

treatment. The release of ferrate from the composite was monitored and efficient 

degradation of phenol was confirmed. For heavy metals removal, functionalized iron 

oxide nanoparticles were tested. Maghemite nanoparticles were functionalized by 

glutathione molecules (GHS) to enhance adsorption and to induce reduction 

properties of the used nanomaterial. Efficient adsorption was achieved under a wide 

range of pH. Reduction of chromium and adsorption of the trivalent form were 

confirmed by XPS measurement. Furthermore, recyclability of the used material was 

tested and no significant changes in the efficiency were observed during five cycles 

of the treatment.  

The unique properties such as efficiency in the pollutant removal, fast well-

investigated kinetics, confirmed mechanisms with identified intermediates, tested 

composites for real water treatment, magnetic separation, possible recyclability, 

and environmental friendly composition of the materials tested in this study 

increase the potential of high-valent iron compounds or iron oxide nanoparticles as 

promising materials for water treatment.   
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