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1 ÚVOD 
 

Znečištění životního prostředí těžkými kovy v důsledku lidské činnosti je globální problém. 

Historicky došlo k jeho rozšíření již před více než dvěma tisíci let zpracováním kovových 

rud a výrobou kovů vyspělými civilizacemi. Analýzou grónského ledu bylo doloženo rozší-

ření znečištění olovem z jeho výroby v Evropě již ve starověku [1,2]. 

 Prvním krokem při novém výskytu takového znečištění (např. při havárii) je zabránění 

dalšímu úniku polutantů do prostředí. Znečištění půdy a podzemních vod je možné odstranit 

vhodnými sanačními technologiemi. Odstranění polutantů je zpravidla velmi nákladné 

a může trvat několik let, než je dosaženo požadovaného limitu koncentrace. 

 V současnosti se rozšiřuje využití technologií realizovaných přímo v kontaminovaném 

prostředí (in situ), aniž by bylo potřeba kontaminovanou podzemní vodu čerpat na povrch. 

Vhodnou metodou může být aplikace nanočástic kovového železa (nZVI) ve formě vodné 

disperze [3–5]. Klíčovými vlastnostmi tohoto materiálu jsou vysoká reaktivita v důsledku 

velkého specifického povrchu a dostatečná šetrnost (částice nZVI jsou postupně přeměněny 

korozí na netoxické, přirozeně se vyskytující, oxidy a hydroxid-oxidy železa) [6–8]. 

 Účinnost odstranění polutantů pomocí nanočástic železa je omezena shlukováním (ag-

regací) částic, nízkou selektivitou a možným uvolněním adsorbovaných polutantů zpět do 

vodného prostředí [9,10]. Překonat uvedená omezení je cílem výzkumu modifikací částic 

nZVI [11,12]. Jednou z nejrozšířenějších modifikací je příprava částic nZVI s povrchem po-

krytým vrstvou sulfidů železa (S-nZVI). Sulfidace povrchu částic působí inhibičně na reakci 

kovového železa s vodou, a zvyšuje tak selektivitu a účinnost odstranění polutantů [13,14]. 

 V této práci byla studována interakce částic nZVI a S-nZVI se zvolenými těžkými kovy 

(Ni, Cu, Pb, Cd a As) ve formě vodných roztoků solí NiCl2, CuCl2, Pb(CH3COO)2, CdCl2 

a Na2HAsO4. Chloridy kovů byly vybrány proto, že ionty Cl− v roztoku obvykle nepodléhají 

oxidačně-redukčním reakcím; místo omezeně rozpustného chloridu olovnatého byl použit 

octan olovnatý.  

 Práce si kladla za cíl pochopit rozdíly v odstranění těchto (polo)kovů za identických 

podmínek pro dva typy nanočástic s obdobnými materiálovými charakteristikami (tzn. byly 

připraveny ze stejných prekurzorů). K popisu mechanismu odstranění (polo)kovů pomocí 

částic nZVI a S-nZVI byla využita rentgenová fotoelektronová spektroskopie. Na základě 

získaných informací o chemických formách jednotlivých prvků na povrchu částic bylo usu-

zováno na možný mechanismus odstranění těžkých kovů. Účinnost odstranění (polo)kovů 

byla vyhodnocena na základě kinetických experimentů. 
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2 TEORETICKÁ ČÁST 

 

Cílem teoretické části je uvést současné poznatky o vlastnostech nanočástic kovového že-

leza, jejich modifikaci a interakcích s těžkými kovy ve vodném prostředí. První část tvoří 

stručný historický úvod, v němž je představen vývoj technologií na bázi nanočástic železa. 

V další části jsou popsány vlastnosti nanočástic železa, které umožňují interakci s kontami-

nanty. Následně je věnována pozornost sulfidaci nanočástic železa a mechanismům inter-

akce s těžkými kovy. 

 

2.1  Historie výzkumu nanočástic železa a jejich využití  

  v environmentálních technologiích 

 

Současný rozvoj environmentálních technologií na bázi nanočástic železa by nebyl možný 

bez jednoduché metody přípravy tohoto materiálu vycházející z objevů v chemii komplex-

ních hydridů v polovině 20. století. O sto let dříve bylo železo využito k úpravě pitné vody. 

 

2.1.1 Úprava pitné vody pomocí kovového železa   

 

Událostí, která vedla k rozvoji technologií pro úpravu pitné vody, byla epidemie cholery 

v Londýně roku 1854. Lékař J. Snow zde určil zdrojem nákazy studniční vodu, kontamino-

vanou nějakým mikroskopickým druhem živého organismu [15] (jednalo se o bakterie druhu 

Vibrio cholerae, které v témže roce objevil F. Pacini [16]). 

Úprava vody pomocí kovového železa byla poprvé popsána roku 1857 H. Medlockem. 

Patentovaná metoda [17] využívá železo v různých formách (např. piliny, špony nebo dráty). 

O několik let později byl G. Bischofovi udělen patent na úpravu vody pomocí porézního, 

tzv. houbovitého železa (železná houba) [18]. Tento materiál byl nejprve součástí filtrů pro 

čištění vody v domácnostech, ve velkém měřítku jej roku 1881 začala používat úpravna zá-

sobující pitnou vodou Antverpy v Belgii [19,20]. Cílem bylo odstranit zabarvení a zákal 

přiváděné říční vody a snížit v ní obsah organických látek. Vylepšená Andersonova verze 

původního Bischofova statického zařízení obsahovala rotující válcové nádrže zčásti napl-

něné granulemi houbovitého železa. V říční vodě přiváděné do nádrží se železo v malé míře 

rozpouštělo, působením vzdušného kyslíku docházelo k jeho částečné oxidaci a následnému 

vzniku vločkovité sraženiny, na níž se zachytávaly přítomné organické látky a koloidní 
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částice způsobující zákal. Vzniklá sraženina byla poté z vody odstraňována pomocí pískové 

filtrace [21]. 

Technologie úpravy pitné vody pomocí kovového železa se na počátku 20. století dále 

nerozvíjela [22]. Místo toho se uplatňovala účinnější a dodnes běžná metoda koagulace a flo-

kulace, založená na přídavku rozpustné železité nebo hlinité soli (např. Fe2(SO4)3, 

Al2(SO4)3) za účelem destabilizace koloidních částic a jejich odstranění spolu s přítomnými 

organickými látkami [23,24].  

 

2.1.2 Nanočástice železa 

 

Počátek systematického výzkumu nanočástic – jejich vlastností, možností přípravy a využití, 

splývá s ustavením oboru koloidní chemie v polovině 19. století. Koloidní chemie je oblast 

fyzikální chemie zaměřená na studium systémů obsahujících objekty (částice) s rozměry 

v přibližném rozsahu 1–1000 nm. Z hlediska rozměrů označujeme jako nanočástice objekty 

o velikosti přibližně 1–100 nm v každém směru. Samotný termín nanočástice je ekvivalen-

tem anglického termínu nanoparticle, který v odborných publikacích na konci 70. let 20. 

století začala používat výzkumná skupina P. Speisera (ETH, Curych, Švýcarsko) [25]. Sku-

pina P. Speisera se věnovala využití nanočástic ve farmacii a patří k průkopníkům v oblasti 

nanomedicíny. 

 Nanočástice kovového železa byly studovány nejprve pro své magnetické vlastnosti, 

s možným využitím v medicíně (léčba nádorových onemocnění) [26]. Jejich příprava spočí-

vala např. v elektrodepozici na elektrodách tvořených kapalnou rtutí nebo roztavenými kovy 

[27]. Příklad takto připravených nanočástic je uveden na obr. 1. Dalším způsobem byla ob-

doba procesu přípravy Raneyova niklu – reakce slitiny železa a hliníku v práškové formě 

s koncentrovaným roztokem hydroxidu sodného (rovnice 2.1) [28]. 
 

 

 Současná nejčastější metoda pro přípravu nanočástic železa ve vodné fázi, tzv. boro-

hydridová metoda, vychází z práce H. I. Schlesingera et al. publikované roku 1953 [29]. 

Autoři zde uvádějí možné způsoby urychlení hydrolýzy tetrahydridoboritanu sodného, 

NaBH4, za účelem získání plynného vodíku podle rovnice 2.2:  

 

 

 FeAl2 + 6NaOH ⟶ Fe0 + 2Na3AlO3 + 3H2  2.1 

 BH4
− + 2H2O ⟶ BO2

− + 4H2  2.2 
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Jako výhodný způsob je označen přídavek některé rozpustné soli, např. MnCl2, FeCl2, CoCl2 

nebo NiCl2, který vede k tvorbě tmavé sraženiny se značným katalytickým účinkem. Na 

základě tohoto objevu byly vypracovány metody využívající tetrahydridoboritan sodný (pří-

padně draselný) jako redukční činidlo k přípravě nanočástic železa redukcí Fe2+/Fe3+ iontů 

ve vodné fázi [30–33]. Železo tvoří obvykle okolo 90 % hmotnosti částic [30–32], zbývající 

část zejména bor a kyslík [32]. 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 
 
 

Obr. 1: Snímek nanočástic železa z roku 1958, pořízený pomocí transmisní elektronové mikro-

skopie (TEM). Převzato z [26]. 

 

2.1.3 Nanočástice železa pro dekontaminaci podzemních vod 
 

Nanočástice železa jsou v současnosti studovány nejčastěji pro využití v environmentálních 

technologiích, zejména při in situ sanacích kontaminovaných podzemních vod. Výzkum 

v oblasti sanačních technologií a jejich aplikace probíhá od 80. let 20. století. Klasickým 

přístupem je metoda sanačního čerpání kontaminované vody na povrch a její následné zpra-

cování ex situ (metoda je obecně označována pump and treat) [34]. Tento přístup je obvykle 

velmi nákladný a nedostatečně účinný [34]. Alternativu představují technologie realizované 

přímo v kontaminovaném horninovém prostředí, tedy in situ, anebo pasivní využití přiroze-

ných vlastností prostředí, které za vhodných podmínek umožňují degradaci organických po-

lutantů [35] a také imobilizaci anorganických polutantů [36]. 

 In situ sanační technologie mohou být založeny na různých fyzikálních, chemických či 

biologických principech. Pro realizaci chemických in situ technologií byla nejprve vypraco-

vána metoda, při níž jsou kontaminanty imobilizovány nebo degradovány průtokem pod-

zemní vody přes geochemickou bariéru obsahující vhodnou reaktivní chemickou látku (per-

meable reactive barrier, PRB) [37]. Bariéra může mít podobu rovné „zdi“, případně lze 
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pomocí nepropustných zón nasměrovat tok podzemní vody na úzkou reakční oblast (funnel 

and gate) [38]. 

 Využití kovového železa pro odstranění environmentálních polutantů poprvé popsali 

K. H. Sweeny a J. R. Fischer. Jejich metoda uvádí možnost rozkladu organického pesticidu 

DDT (dichlordifenyltrichlorethan) na základě chemické reakce s neušlechtilými kovy, jako 

je zinek, železo nebo hořčík (případně v kombinaci s malým množstvím mědi nebo stříbra) 

[39,40]. Na začátku 90. let 20. století byla navržena možnost degradace chlorderivátů uhlo-

vodíků (často používaná rozpouštědla) v podzemních vodách pomocí železa ve formě prášku 

[41,42]. Následně byla tato technologie metodou PRB realizována na několika lokalitách 

v USA [43]. Podobně bylo navrženo využití práškového železa pro odstranění těžkých kovů 

(resp. jejich převedení na méně nebezpečné formy s omezenou mobilitou v horninovém pro-

středí) [44,45]. 

Obvyklý postup realizace geochemické reaktivní bariéry (trench and fill) komplikuje 

potřeba vytvořit příkop, který bude naplněn příslušným reaktivním materiálem, a následná 

dekontaminace vytěžené zeminy. Vhodnou alternativu v případě použití železa představuje 

jeho aplikace ve formě koloidní disperze [46,47]. Injektáž disperze koloidních částic železa 

prostřednictvím vrtů může snížit vstupní náklady a nedochází při ní k významnému narušení 

terénu. Tímto způsobem lze zároveň provádět sanace ve větší hloubce pod povrchem (oproti 

PRB) a aplikaci lze snáze v případě potřeby zopakovat [47]. 

 Uvedené poznatky o přípravě nanočástic železa, degradaci environmentálních polutantů 

pomocí kovového železa a možnosti přímé injektáže dispergovaných částic do kontamino-

vaného horninového prostředí propojil výzkum skupiny W. Zhanga (Lehigh University, Pen-

sylvánie, USA). První publikace (od roku 1997) byly zaměřeny zejména na testování reak-

tivity nanočástic železa připravených redukcí tetrahydridoboritanovými ionty a následně 

modifikovaných palladiem vůči organickým polutantům, např. trichlorethylenu (TCE) nebo 

polychlorovaným bifenylům (PCB) [48,49]. Vysokou reaktivitu nanočástic železa při degra-

daci trichlorethykenu ilustruje obr. 2. 

 Roku 2001 bylo poprvé demonstrováno využití nanočástic železa v reálných podmín-

kách [3]. Od té doby již byla provedena řada terénních aplikací v pilotním i provozním, tj. 

„full-scale“ měřítku, nejčastěji v USA a v Evropě (např. Německo, Česká republika) [50]. 

Cílovými kontaminanty jsou obvykle chlorderiváty uhlovodíků [51], z anorganických látek 

zejména sloučeniny těžkých kovů, např. Cr(VI) [52]. Nanočástice používané pro tyto apli-

kace se získávají redukcí oxidů železa ve vodíkové atmosféře nebo původní borohydridovou 
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metodou. Mezi výrobce patří společnosti NANO IRON s.r.o. (Česká republika), Toda Ko-

gyo corp. (Japonsko), PARS Environmental inc. (USA) a další [53]. 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 2: Porovnání reaktivity nanočástic (specifická plocha povrchu 33,5 m
2
·g

−1
) a mikročástic 

železa (0,9 m
2
·g

−1
) při odbourávání trichlorethylenu (TCE). Hodnota počáteční koncentrace TCE 

byla 20 mg·l−1, koncentrace částic železa 20 g·l−1. Převzato z [48]. 

 

 Výzkum nanočástic železa je od počátku 21. století do současnosti soustředěn zejména 

v oblastech syntézy [11] a charakterizace částic [54], modifikace jejich povrchu (kapi-

tola 2.3), studia kinetiky a mechanismů odstranění kontaminantů (kapitola 2.4), kompozit-

ních materiálů s nanočásticemi železa [55], kombinovaných sanačních technologií [56], 

(eko)toxicity [57], transportu a osudu nanočástic v životním prostředí [58]. 

 

2.2  Vlastnosti nanočástic železa a jejich chování ve vodném prostředí 

 

Cílem této kapitoly je popsat klíčové vlastnosti nanočástic železa, které se uplatňují při in-

terakci s kontaminanty a které mají významný vliv na účinnost jejich odstranění. Pozornost 

je věnována zejména vztahům mezi strukturou částic, jejich reaktivitou a koloidním chová-

ním (přehled vlastností a parametrů je uveden na obr. 3). V dalším textu je používáno ozna-

čení „částice nZVI“, vycházející z anglického nanoscale zero-valent iron particles. Struk-

tura částic a jejich vlastnosti obvykle závisí na způsobu přípravy, pro zjednodušení textu je 

zde využito označení nZVIB pro částice připravené redukcí Fe2+ nebo Fe3+ iontů v roztoku 

pomocí tetrahydridoboritanu, BH4
− (tzv. borohydridová metoda) a nZVIH pro částice zís-

kané termickou redukcí oxidů železa v pevné fázi plynným vodíkem. 
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Obr. 3: Přehled klíčových fyzikálně-chemických vlastností nanočástic železa. Podle [50], upra-

veno. 

 

2.2.1 Reaktivita 
 

Schopnost kovového železa degradovat některé kontaminanty (zejména organické látky) je 

důsledkem jeho reaktivity, která souvisí s redukčními účinky. Železo, stejně jako další ne-

ušlechtilé kovy (např. zinek, hliník nebo hořčík), má redukční vlastnosti. Přestože je někteří 

autoři označují jako extrémně silné [47,59], podle hodnoty standardního oxidačně-redukč-

ního potenciálu pro poloreakci Fe2+ + 2e- → Fe (−0,447 V [60]) lze železo spíše zařadit mezi 

prvky se středně silnými redukčními vlastnostmi. Hodnota standardního oxidačně-redukč-

ního potenciálu zřejmě závisí na velikosti částic, výrazné změny však lze očekávat jen 

u velmi malých částic s rozměry menšími než 10 nm [61–63]. 

 Vysokou reaktivitu nanočástic oproti částicím s většími rozměry je možné vysvětlit na 

základě rozdílu ve velikosti specifické plochy povrchu. Příklad uvádí C. Noubactep a S. Caré 

[64]: Uvažujeme 250 mg práškového železa tvořeného kulovitými částicemi o průměru 

50 µm a 50 nm. V tab. 1 jsou pro tyto dva materiály vypočteny vybrané charakteristiky. 

Počet částic představujících stejná množství obou materiálů se bude lišit faktorem 109. V pří-

mém kontaktu s roztokem bude vždy nejsvrchnější vrstva atomů; jen tyto atomy se v daný 

okamžik mohou podílet na reakci s kontaminantem. Počet povrchových atomů se u jednotli- 

Struktura částic 
 

Základní vlastnosti: 

• Obsah Fe0 

• Tvar, velikost částic a její distribuce 

• Specifická plocha povrchu (BET) 

• Přítomnost stabilizačních činidel 

• Modifikace povrchu částic 

 

Pokročilé vlastnosti: 

• „Core-shell“ struktura (složení povrchu 

částic, tloušťka povrchové vrstvy) 

• Krystalinita jádra částic 

• Nečistoty na povrchu a uvnitř částic 

• Vývoj struktury v čase 

• Magnetické vlastnosti 

Koloidní chování 
 

• Velikostní distribuce částic 

• Povrchový náboj (ζ potenciál) 

• Agregace a sedimentace 

• Interakce s rozpuštěnými látkami 

Reaktivita 
 

• Stabilita částic na vzduchu 

• Interakce s disperzním prostředím 

• Vývoj pH, ORP a vodíku (H2) 

• Účinnost odstranění cílových polutantů 

(vsádkové testy za různých podmínek) 

• Selektivita 

• Mobilita částic (kolonové experimenty) 

• „Doba života“ částic v daném prostředí 
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Tab. 1: Porovnání reaktivity mikročástic a nanočástic železa na základě teoretických hodnot 

specifické plochy povrchu a počtu atomů; vztaženo na 250 mg každého materiálu [64] 

 

vých částic bude lišit o faktor 106. Vynásobením počtu atomů na povrchu jedné částice cel-

kovým počtem částic zjistíme, že materiál tvořený nanočásticemi bude obsahovat 1 000× 

více povrchových atomů než materiál tvořený mikročásticemi. Stejný rozdíl bude ve veli-

kosti specifické plochy povrchu uvažovaných materiálů. 

 Částice železa ve vodném prostředí podléhají korozi. Budeme-li zjednodušeně předpo-

kládat rychlost koroze nezávislou na velikosti částic, dojde u obou materiálů k rozpuštění 

svrchní vrstvy atomů za stejnou dobu. Množství železa, které přitom přejde do roztoku 

a spolu s uvolněnými elektrony může reagovat s kontaminanty, bude v případě nanočástic 

1 000× větší. To je důvodem větší reaktivity nanočástic železa. Zároveň se však výrazně 

zkrátí „doba života“ nanočástic, tj. doba než dojde k jejich úplnému rozpuštění či oxidaci 

[65]. Při této úvaze bylo ovšem zanedbáno srážení oxidů a hydroxidů železa na povrchu 

částic v důsledku koroze. 

 

2.2.2 Struktura částic 
 

Nejvýznamnější charakteristikou částic nZVI je jejich struktura. Ve vodném prostředí ele-

mentární železo koroduje, a povrch částic se tak spontánně pokrývá vrstvou tvořenou pro-

dukty oxidace železa (obr. 4). Složení povrchové vrstvy se liší v závislosti na způsobu pří-

pravy částic (viz dále). Vzniklá struktura je označována core-shell (tzn. jádro-obal) [50]. 

 Částice nZVIB mají obvykle sférický tvar, jejich jádro je zřejmě polykrystalické, při-

čemž jednotlivá zrna (krystality) elementárního železa mohou mít velikost <1,5 nm [66]. 

V důsledku shlukování částic tohoto typu mohou vznikat řetízkovité agregáty [66]. 

Materiál 

(průměr částic) 

S (m
2
·g

−1
) N N1 NS1 NS nS (µmol) 

Mikro-Fe (50 µm) 0,0154 4,90·105 5,56·1015 
1,91·1011 9,36·1016 0,155  

Nano-Fe (50 nm) 15,4 4,90·1014 5,56·106 1,91·105 9,36·1019 155  

S specifická plocha povrchu 

N celkový počet částic 

N1 počet atomů v jedné částici 

NS1 počet atomů na povrchu jedné částice 

NS celkový počet atomů na povrchu částic (NS = N·NS1) 

nS látkové množství Fe uvolněného při rozpuštění povrchové vrstvy atomů 
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Obr. 4: Snímky nanočástic železa připravených borohydridovou metodou (nZVI
B
) zobrazující 

core-shell strukturu. Snímky a, b byly získány skenovací transmisní elektronovou mikroskopií 

(STEM) ve světlém poli (BF) a c pomocí STEM v režimu sekundárních elektronů (SE). Snímek d 

mikroskopií STEM v režimu prstencového temného pole pod vysokým úhlem (HAADF); e je výsle-

dek prvkového mapování pomocí energiově disperzní rentgenové fluorescenční spektrometrie 

(STEM-EDX). Železo je znázorněno modře, kyslík zeleně. Převzato z [67] (a–c) a [68] (d, e). 

 

Částice nZVIH jsou naopak typicky nepravidelného tvaru, mají krystalické jádro (α-Fe) a na 

rozdíl od nZVIB neobsahují sloučeniny boru [50,66]. 

 Mechanismus vzniku core-shell struktury částic nZVI je naznačen na obr. 5. Prvním 

krokem je spontánní reakce elementárního železa s vodou. Při této reakci dochází k reduk-

tivnímu rozkladu molekul vody za vzniku molekulárního vodíku a hydroxidových iontů. To 

se projeví poklesem oxidačně redukčního potenciálu (ORP) a vzrůstem pH disperze [58]. 

Železo se při tom oxiduje a může se rozpouštět jako Fe2+ (aq). Rychlost tohoto děje výrazně 

závisí na velikosti specifické plochy povrchu, což lze pozorovat např. při srovnání vývoje 

ORP v disperzích nanočástic a mikročástic železa [69]. Interpretaci výsledků měření vývoje 

ORP v čase však komplikuje rozdílná rychlost sedimentace nano- a mikročástic – ve static-

kých systémech mohou být nanočástice delší dobu v přímém kontaktu s měrnou elektrodou, 

zatímco mikročástice se brzy usadí u dna nádoby, což se projeví v naměřených hodnotách 

ORP [58,69]. Povrch částic se pokrývá vrstvou oxidačních produktů. Reakcí, které vedou 

k jejich vzniku, se účastní také rozpuštěný kyslík (obr. 5). 
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Obr. 5: Schéma reakcí nanočástic železa ve vodném prostředí. Povrch částic koroduje – elemen-

tární železo se oxiduje při reakci s vodou (1) za vzniku hydroxidových iontů a vodíku, následují 

srážecí reakce (2) a (3). Mezi vzniklými oxidy, hydroxidy a hydroxid-oxidy železa v oxidačních sta-

vech II nebo III dochází k transformacím (4). Podle [58]. 

 

 Při korozi železa (znázorněno na obr. 5, č.1) se uvolňují hydroxidové ionty. V kyselém 

prostředí dochází k jejich neutralizaci (odebírání produktu), což podporuje další průběh ko-

roze, zároveň s rozpouštěním povrchové vrstvy oxidických sloučenin [70]. Zásadité pro-

středí, ve kterém je koncentrace hydroxidových iontů vysoká, způsobuje rychlou pasivaci 

povrchu částic vrstvou oxidických sloučenin, jež omezí kontakt kovového železa s vodou, 

a průběh koroze se zpomalí. Kyselé prostředí tedy obvykle urychluje odstranění kontami-

nantů [71–73], ovšem v silně kyselých roztocích (např. pH 3) bývá pozorován pokles rych-

losti odstranění kontaminantu, pravděpodobně v důsledku vývinu příliš velkého množství 

vodíku, vedoucího k omezení adsorpce molekul kontaminantu [71,72]. V některých přípa-

dech může být výhodnější naopak zásadité prostředí [74].  

 Složení částic nZVI ve vodném prostředí se v čase vyvíjí. Tento vývoj lze zcela obecně 

označit jako zrání či stárnutí; ve smyslu nevratných změn materiálu v důsledku chemických 

reakcí s okolím se využívá termín koroze. Obecným trendem je pokles zastoupení elemen-

tárního železa Fe0 a vzrůst zastoupení oxidických sloučenin (souhrnné označení pro oxidy, 

hydroxidy a hydroxid-oxidy) železa, mezi nimiž dochází k vzájemným přeměnám. Ke studiu 

složení částic v průběhu stárnutí se využívá zejména rentgenová prášková difrakce (XRD) 

a Mössbauerova nebo také Ramanova spektroskopie. Částice nZVIB se za aerobních podmí-

nek ve vodě oxidují za tvorby magnetitu (Fe3O4), maghemitu (γ-Fe2O3), goethitu (α-FeOOH) 

a lepidokrokitu (γ-FeOOH), přičemž lepidokrokit v podobě jehličkovitých a vločkovitých 

krystalů se po určité době stává hlavním oxidačním produktem [69,72–75]. Za 
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anaerobních podmínek probíhá koroze částic nZVIB pomaleji; vzniká zde wüstit (FeO), go-

ethit a akaganéit (β-FeOOH) [6]. Produkty oxidace částic nZVIH jsou zejména magnetit a le-

pidokrokit, v malé míře pak wüstit a metastabilní hydroxid železnatý, Fe(OH)2 [7].  

 Experimenty realizované za striktně anaerobních podmínek odhalily přítomnost jediné 

látky v pevné fázi jako produktu oxidace částic nZVIH ve vodném prostředí, a to hydroxidu 

železnatého [8]. Vznik této látky lze popsat rovnicí 2.3. 
 

Pomocí metod kvantové mechaniky byl pro tuto reakci navržen dvoustupňový reakční me-

chanismus (rovnice 2.4, 2.5), kde jako meziprodukt vystupuje molekula HFeOH s atomem 

železa v oxidačním stavu I [8]. 
 

  

 Vývoj složení částic nZVI v čase vede také ke změnám specifické plochy povrchu. Sta-

novení specifické plochy povrchu se obvykle provádí pomocí metody založené na adsorpci 

inertního plynu na vysušené a odplyněné nanočástice a vyhodnocení získaných dat podle 

izotermy BET (S. Brunnauer, P. H. Emmet, E. Teller). Hodnoty získané pro částice nZVIB 

stárnuté ve vodě za aerobních podmínek dle H. Pullin et al. [76] jsou uvedeny v tab. 2. Již 

během prvních dvou hodin vzrostla plocha povrchu na desetinásobek, maximální hodnota 

byla zaznamenána po jednom dni. Následný pokles specifické plochy povrchu zřejmě sou-

visí s transformací korozních produktů. Po dvou měsících došlo k ustálení na přibližně pěti-

násobku původní hodnoty. V této době již bylo veškeré elementární železo zoxidováno. 

S pozorovaným zvýšením specifické plochy povrchu souvisí dobré adsorpční vlastnosti to-

hoto materiálu. 

 

Tab. 2: Vývoj specifické plochy povrchu nanočástic železa (nZVI
B
) ve vodě za aerobních 

podmínek; stanoveno BET metodou [76] 

 

 Dalším důsledkem vývoje složení částic nZVI je i objemová expanze. Oxidické slouče-

niny vznikající v průběhu koroze železa mají nižší hustotu než železo samotné, dochází tak 

k nárůstu objemu původního materiálu. Tento jev charakterizuje koeficient objemové ex-

panze η, označovaný také jako Pillingův-Bedworthův poměr, PBR [77]: 

 Fe + 2H2O ⟶ Fe(OH)2 + H2  2.3 

 Fe + H2O ⟶ HFeIOH  2.4 
 

 HFeIOH + H2O ⟶ Fe(OH)2 + H2  2.5 

Čas 0 2 h 1 d 3 d 1 týden 2 týdny 4 týdny 8 týdnů 16 týdnů 

S (m
2
·g

−1
) 11,5 112,5 160,8 136,1 95,1 91,5 65,8 57,4 57,8 
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kde Vox. označuje objem příslušné sloučeniny vzniklé úplnou oxidací železa o původním ob-

jemu VFe. Podle hodnoty η lze usoudit, zda vzniklá vrstva oxidických sloučenin bude mít 

pasivační účinek, tedy zda bude bránit dalšímu průběhu oxidace elementárního kovu [78]. 

Je-li hodnota koeficientu objemové expanze v rozmezí 1–2, má vzniklá vrstva ochranný úči-

nek a dochází k pasivaci. Pokud je menší než 1, anebo větší než 2, vrstva oxidických slou-

čenin není kompaktní a nebrání další oxidaci (korozi) daného kovu. Hodnota η pro např. 

magnetit (Fe3O4) je přibližně 2 [77,79,80]. Objemová expanze železa v důsledku koroze má 

velký význam ve stavebnictví, uplatňuje se zejména při korozi ocelových výztuží v železo-

betonu a negativně ovlivňuje jeho vlastnosti [80]. V případě částic nZVI a dalších materiálů 

na bázi železa se tento jev uplatní především tehdy, pokud jsou využity jako náplň filtrů či 

reaktivních bariér (PRB). Jestliže je v obou případech náplň tvořena pouze železem, může 

objemová expanze způsobit významnou ztrátu propustnosti [77,81]. Důsledkem je pak sní-

žení efektivity dekontaminačního procesu. Možné řešení spočívá ve využití směsi s materi-

álem, který objemové expanzi nepodléhá, např. pískem. Je při tom potřeba zvolit optimální 

poměr směsi, aby bylo dosaženo vysoké efektivity při relativně nízkém obsahu železa [81]. 

 

2.2.3 Nanočástice železa ve vodném prostředí – koloidní vlastnosti 
 

Klíčovým parametrem při popisu chování nanočástic v okolním prostředí je jejich stabilita. 

Pro aplikace nanočástic v environmentálních technologiích je významná především fázová 

stabilita (vývoj struktury částic v čase), diskutovaná v předchozím oddíle, a stabilita koloidní 

(disperzní) [82]. Koloidní stabilita vyjadřuje odolnost částic vůči tvorbě shluků – agregaci – 

v průběhu času; lze ji také označit jako kinetickou stabilitu [83, s. 15].  

 Agregace má podstatný vliv na reaktivitu, transport, toxicitu a osud nanočástic v život-

ním prostředí [84]. Ve vztahu ke schopnosti nanočástic železa odstraňovat polutanty je ag-

regace obvykle považována za nežádoucí jev, jelikož agregované částice mají sníženou mo-

bilitu a vysokou tendenci se usazovat (sedimentovat) [85]. Tyto jevy spolu se snížením ve-

likosti specifické plochy povrchu vedou k omezení kontaktu částic s molekulami kontami-

nantů v disperzním prostředí a celkovému snížení účinnosti dekontaminace. K agregaci do-

chází jak mezi částicemi stejného materiálu (homoagregace), tak mezi částicemi různých 

materiálů, např. nanočásticemi železa a částicemi široce rozšířených jílových minerálů (he-

teroagregace) [86]. 

 𝑉ox. = 𝜂 ∙ 𝑉Fe  2.6 
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 Kvantitativní popis koloidní stability poskytuje klasická teorie DLVO (B. Děrjagin, 

L. Landau – E. Verwey, T. Overbeek). Stabilita disperze je zde vyhodnocena na základě 

celkové interakční energie mezi částicemi jako součtu příspěvků přitažlivých van der Waal-

sových sil a odpudivých sil, které mají původ v překryvu elektrických dvojvrstev iontů ob-

klopujících částice [87,88]. Elektrická dvojvrstva je útvar tvořený dvěma částmi: vnitřní 

a vnější vrstvou iontů. Vnitřní vrstvu představují funkční skupiny s nábojem v kontaktu 

s okolím částice nebo monovrstva adsorbovaných iontů. Vnější vrstva je tvořena opačně na-

bitými ionty (tzv. protiionty); v rámci této vrstvy lze dále rozlišit část těsně přiléhající 

k vnitřní vrstvě (Sternova vrstva) a část difúzní [89]. 

 Křivka celkové interakční energie v závislosti na vzdálenosti částic vypovídá o odol-

nosti částic vůči agregaci. Částice jsou tím odolnější, čím je větší energetická bariéra, tj. 

maximum křivky. Disperze částic může být považována za stabilní, má-li bariéra velikost 

alespoň 15 kBT, kde kB je Boltzmannova konstanta a T absolutní teplota [83, s. 601]. Pokud 

křivka nevykazuje maximum, disperze je nestabilní a dochází k rychlé koagulaci (každá 

srážka částic vede ke vzniku agregátu). V případě nanočástic železa je potřeba uvažovat také 

vliv přitažlivých magnetických interakcí, a celkovou interakční energii tak rozšířit o další 

člen [87,88]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 6: Srovnání modelových křivek interakční energie VT v závislosti na vzdálenosti h nano-

částic železa (nZVI), magnetitu (Fe3O4) a hematitu (α-Fe2O3) podle klasické teorie DLVO a te-

orie DLVO rozšířené o člen přitažlivé magnetické interakce. Křivky pro hematit se významně 

neliší. Převzato z [86] a upraveno. 
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 Srovnání křivek interakční energie podle klasické a rozšířené teorie DLVO na obr. 6 

dokládá významný vliv magnetických interakcí na stabilitu disperzí nanočástic železa [86]. 

Křivky v uvedené studii byly simulovány pro jednodoménové částice o průměru 40 nm se 

souhlasně orientovanými magnetickými momenty ležícími na jedné přímce. Existenci mag-

netických interakcí je připisována také organizace primárních agregátů částic nZVI do ty-

pických řetízkovitých struktur [86]. 

 Vliv prostředí na koloidní stabilitu částic vyplývá z jednotlivých příspěvků k celkové 

interakční energii. Intenzita přitažlivých van der Waalsových a magnetických interakcí zá-

visí v obou případech na materiálu a velikosti částic, vlastnosti prostředí se zde neuplatňují 

[50]. Intenzita odpudivých interakcí naopak na vlastnostech prostředí závisí velmi výrazně 

[50,84] – kromě teploty se jedná o iontovou sílu (zahrnuje koncentraci všech iontů v roztoku, 

přičemž vícenásobně nabitým iontům přikládá větší váhu) a elektrický náboj na povrchu 

částice. Mírou povrchového náboje je zeta (ζ) potenciál [83, s. 565], jehož hodnotu lze sta-

novit z měření elektroforetické mobility částic [90–92]. Zeta potenciál je potenciál na tzv. 

pohybovém rozhraní mezi Sternovou vrstvou a difúzní částí vnější vrstvy elektrické dvoj-

vrstvy [89, s. 101]. Obecně platí, že koloidní systémy jsou stabilnější při nižší iontové síle 

a při větších absolutních hodnotách zeta potenciálu [50,84], obvykle alespoň ±30 mV [90].  

 Chování částic nZVI ve vodném prostředí významně závisí na pH. Hodnota pH má vliv 

především na průběh koroze kovového železa (kap. 2.2.2) a velikost elektrického náboje na 

povrchu částic, a tedy i zeta potenciálu. Nejnižší stabilitu lze očekávat v podmínkách, při 

nichž je povrchový náboj blízký nule. V takovém případě se již neuplatňují elektrostatické 

odpudivé síly a částice nejsou chráněny elektrickou dvojvrstvou před agregací. 

 Hodnota pH, při které je povrchový náboj částic nulový (point of zero charge, pzc), se 

často určuje potenciometrickou titrací [93]. Provedeme-li titrace několika disperzí studova-

ného materiálu v roztocích indiferentního elektrolytu o různých koncentracích, budou se zís-

kané titrační křivky protínat v jednom bodu. Hodnotu pH v tomto bodě lze ztotožnit s hod-

notou pzc. Z elektroforetických měření lze určit izoelektrický bod (isoelectric point, iep). 

Odpovídá hodnotě pH, při které se částice v elektrickém poli nepohybují, tj. jejich elektro-

foretická mobilita je nulová. 

 Hodnoty iep a pzc pro oxidy kovů jsou obvykle velmi blízké [94]. Pro různé oxidické 

sloučeniny železa se nachází v rozsahu pH přibližně 6–9,5 [95]. Vzhledem k tomu, že tyto 

látky tvoří povrch částic nZVI ve vodném prostředí, lze zde očekávat hodnoty v obdobném 

rozsahu. Pro čerstvě připravené částice nZVIB za anoxických podmínek se hodnota iep 
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nachází okolo 8,3 [54,95], během 10 minut byl pozorován pokles a následné ustálení iep na 

hodnotě okolo 7 [95]. Při pH > iep je povrch částic nabitý záporně, při pH < iep kladně.  

 Elektrický náboj na povrchu částic významně ovlivňuje jejich koloidní stabilitu [96, 

s. 636]. Původ elektrického náboje na povrchu nanočástic železa spočívá ve vlastní struktuře 

těchto částic. Významnou charakteristikou oxidů železa (společně s hydroxidy a hydroxid-

oxidy) ve vodném prostředí je přítomnost hydroxylových skupin –OH na jejich povrchu 

[97]. Tyto funkční skupiny mohou být v některých případech přirozenou součástí struktury; 

k povrchové hydroxylaci těchto látek ale dochází samovolně (znázorněno na obr. 7). To je 

obvykle připisováno interakci adsorbovaných molekul vody s povrchovými ionty kovu, 

které mají vlastnosti Lewisovy kyseliny [98]. Dalším mechanismem je interakce adsorbova-

ných molekul vody s povrchovými ionty kyslíku, které mají naopak vlastnosti Lewisovy 

báze [99]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Obr. 7: Schéma vzniku hydroxylových skupin na povrchu hydr(oxidů) železa. (a) Řez povrchu 

ve vakuu. (b) Koordinace molekul vody k povrchovým iontům kovu. (c) Disociativní chemisorpce 

molekul vody vede ke vzniku hydroxylových skupin. Podle [98]. 

a 

b 

c 
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 Povrchové –OH skupiny mohou v závislosti na pH disociovat a uvolňovat do prostředí 

ionty H+ nebo mohou ionty H+ naopak vázat (rovnice 2.7 a 2.8 [95]). To je příčinou vzniku 

povrchového náboje oxidických sloučenin železa ve vodném prostředí. 
 

 

 

 

 

Přítomnost oxidických sloučenin na povrchu nanočástic železa pak vysvětluje existenci po-

vrchového náboje i těchto částic. Na povrchovém náboji částic nZVI se také podílí adsorpce 

iontů z okolního prostředí. 

 

2.3 Modifikace nanočástic kovového železa 

 

Značná reaktivita a velká specifická plocha povrchu – klíčové vlastnosti nanočástic železa 

pro jejich uplatnění v sanačních technologiích – jsou zároveň vlastnostmi, které v reálných 

aplikacích významně omezují účinnost tohoto materiálu. Zásadní omezení představuje ag-

regace nanočástic, jejich depozice na okolní horninu a sedimentace, což se projeví nízkou 

mobilitou částic v podzemní vodě a omezením kontaktu částic s molekulami kontaminantů 

[100]. Dalšími faktory, které nepříznivě ovlivňují efektivitu odstranění kontaminantů jsou 

nízká selektivita [10,101], rychlá pasivace povrchu částic [70,102], omezená doba života 

[10], a možné zpětné uvolnění (remobilizace) adsorbovaných polutantů do prostředí [103]. 

 Snaha překonat uvedená omezení vedla k rozvoji řady modifikací částic nZVI. Obvykle 

se jedná o úpravu postupu syntézy nanočástic, nebo o úpravu již syntetizovaných částic 

nZVI. Výsledkem mohou být částice v disperzi s odlišnými vlastnostmi, částice s povrchem 

modifikovaným jinou látkou, nebo také kompozitní materiál obsahující nanočástice železa.  

 Cílem modifikace je nejčastěji zvýšit koloidní stabilitu částic nZVI přídavkem vhod-

ného organického polymeru v průběhu syntézy nebo postsynteticky [5]. Adsorbované mole-

kuly polymeru představují fyzickou bariéru (sterická stabilizace), nebo ovlivňují hodnotu 

povrchového náboje (elektrostatická stabilizace) prostřednictvím ionizovaných funkčních 

skupin, což zamezuje agregaci částic [100]. 

 Odlišným přístupem vedoucím ke stabilizaci nanočástic je jejich imobilizace v porézní 

struktuře materiálů, jako jsou např. aktivní uhlí a další materiály na bázi uhlíku, zeolity či 

kaolin [104]. Značná pozornost je v současnosti věnována nanokompozitním materiálům 

tvořeným nanočásticemi železa a biouhlem (biochar) [105]. Biouhel je materiál blízký 

  ≡ FeOH + H+ ⇌  ≡ FeOH2
+      2.7 

  ≡ FeOH ⇌  ≡ FeO− + H+      2.8 
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aktivnímu uhlí získávaný pyrolýzou rostlinného materiálu a využívá se v zemědělství jako 

půdní aditivum. Vyznačuje se dobrými adsorpčními vlastnostmi a je vysoce perzistentní; 

díky tomu vede jeho výroba k trvalému odstranění atmosférického oxidu uhličitého zachy-

ceného rostlinami [106, s. 303].  

 V průběhu syntézy částic nZVI je možné provést řízenou oxidaci jejich povrchu za 

tvorby pasivující vrstvy oxidických sloučenin. Tímto způsobem lze materiálu zajistit stabi-

litu, dostatečnou pro bezpečnou manipulaci na vzduchu, mimo inertní podmínky [107–109]. 

Sníženou reaktivitu materiálu je poté možné částečně obnovit (aktivace), a to několika způ-

soby, např. ponecháním ve vodě po dobu 1–2 dnů [110] či zahříváním disperze stabilizova-

ných částic vlivem elektromagnetické indukce nebo na vodní lázni [111]. 

 Rozšířeným způsobem modifikace je dopování povrchu částic malým množstvím ji-

ného, nejčastěji ušlechtilého kovu [5]. Dopování povrchu obvykle spočívá v reduktivní de-

pozici kovů z roztoku svých solí [5]. Získané tzv. bimetalické nanočástice se vyznačují zvý-

šenou reaktivitou (rychlejší odstranění polutantů) oproti nemodifikovaným částicím nZVI. 

Nejvyšší reaktivita bývá pozorována u částic modifikovaných palladiem [12,85]. Kromě 

palladia se k modifikaci využívá např. měď, nikl nebo stříbro. Zvýšení reaktivity bývá při-

suzováno katalytickému působení ušlechtilých kovů na hydrogenaci (redukci) derivátů uh-

lovodíků s násobnými vazbami mezi atomy uhlíku a galvanickým efektům [112–114]. Prak-

tické využití této modifikace je limitováno rizikem vyplývajícím z toxicity uvedených kovů, 

vysokými náklady (zvláště v případě palladia), možnému omezení doby života částic v dů-

sledku vysoké reaktivity a také potenciální ztrátě katalytické aktivity kovů působením např. 

přirozeně se vyskytujících sloučenin síry.  

 Nanočástice železa intenzivně reagují s vodou a jen malá část jejich celkové reaktivní 

(zejména redukční) kapacity se využije pro reakce s kontaminanty, potenciálně vedoucí 

k degradaci těchto látek. Zde se nabízí upravit vlastnosti částic tak, aby byla zpomalena je-

jich reakce s vodou ve prospěch zvýšení selektivity vzhledem k reakcím s kontaminanty. 

Tento postup je vhodný v případě, kdy jsou cílovými kontaminanty organické látky (často 

se jedná o toxické chlorderiváty uhlovodíků – rozpouštědla jako např. trichlorethylen, nebo 

polychlorované bifenyly dříve využívané v různých oblastech průmyslu), jež lze redukcí 

převést na látky méně toxické. Mezi modifikace vedoucí ke zvýšení selektivity patří přede-

vším sulfidace, diskutovaná podrobněji v následující části, dále tvorba kompozitů s uhlíko-

vými (nano)materiály [10,101], emulzifikace [10] (částice nZVI ve směsi s rostlinným ole-

jem a povrchově aktivními látkami v podzemní vodě vytváří emulzi; v rozptýlených kapič-
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kách oleje se dobře rozpouštějí organické polutanty a je omezen kontakt železa s vodou 

[115]) nebo magnetizace [101] (působení vnějšího magnetického pole na disperzi částic 

nZVI před interakcí s polutanty nebo v jejím průběhu s komplexními důsledky na vlastnosti 

částic, jejich chování ve vodném prostředí a chování polutantů [116]).  

 Mezi nejnovější způsoby modifikace patří fosforylace. Fosforylace povrchu částic po-

psaná v publikacích M. Li et al. 2020, 2021 je realizována přídavkem roztoku dihydrogen-

fosforečnanu draselného, KH2PO4, k disperzi částic nZVI [117,118]. Takto modifikované 

nanočástice se vyznačují množstvím prasklin procházejících povrchovou vrstvou oxdických 

sloučenin. U fosforylovaných částic nZVI byla pozorována relativně rychlá difúze atomů 

železa z jádra na povrch částic (za vzniku dutin) zároveň s difúzí polutantu – iontů Ni2+ – 

v opačném směru (Kirkendallův jev), usnadněnou přítomností „nanoprasklin“ [118]. 

 

2.3.1 Sulfidované nanočástice železa (S-nZVI) 
 

Termín sulfidace (sulfidation, sulfidization) je obecné označení pro modifikaci nebo trans-

formaci kovového materiálu působením sloučenin síry v různých oxidačních stavech [14]. 

Sulfidace nanočástic železa patří v současnosti k nejrozšířenějším modifikacím tohoto ma-

teriálu. Důvodem jejího rozšíření je zřejmě skutečnost, že výhody, které tato modifikace 

poskytuje (podrobněji dále) nejsou v takové míře kompenzovány omezením a nedostatky, 

obvyklými u jiných přístupů, např. toxicitou či vysokými náklady u částic dopovaných uš-

lechtilými kovy. V této kapitole je zaměřena pozornost na možnosti syntézy částic S-nZVI 

a na vlastnosti, které tento materiál činí potenciálně vhodnější pro reálné aplikace. 

 Motivací ke studiu sulfidace nanočástic železa byly poznatky o schopnosti málo roz-

pustných sulfidů interagovat s běžně se vyskytujícími polutanty. Interakce řady sulfidů 

(včetně FeS) s ionty těžkých kovů v roztocích byly studovány již v 19. století [119]. V prů-

běhu 20. století byla patentována metoda využívající sraženiny sulfidů pro separaci iontů 

kovů z vodných roztoků [120] a využití tohoto separačního procesu v chromatografii [121]. 

Od konce 70. let byl tentýž proces studován pro potenciální využití při sanacích vod konta-

minovaných těžkými kovy [122–124]. Okolo roku 2000 publikovali E. Butlerová a K. Hayes 

několik studií, v nichž popsali schopnost sulfidu železnatého reduktivně transformovat řadu 

chlorderivátů ethanu a ethylenu [125–128]. V publikaci [128] je zároveň představena modi-

fikace povrchu mikročástic kovového železa FeS působením roztoku hydrogensulfidu sod-

ného, NaHS, vedoucí ke zvýšení rychlosti přeměny (dechlorace) trichlorethylenu na plynné 
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uhlovodíky. Syntézu nanočástic železa modifikovaných FeS poprvé uvedli E-J. Kim et al. 

v roce 2011 [129]. 

 Metody využívané k syntéze sulfidovaných částic nZVI lze rozdělit na jednostupňové 

a dvoustupňové [130]. Jednotlivé přístupy se pak liší druhem sulfidačního činidla a fází, ve 

které se dané činidlo nachází. Používaná činidla jsou přehledně uvedena v tab. 3, přičemž ta 

nejběžnější [13] jsou vyznačena tučně. 

 

Tab. 3: Přehled činidel využívaných k sulfidaci nano- a mikročástic kovového železa 

 

* Fáze sulfidačního činidla (aq = vodný roztok, s = pevná látka) – prekurzor ko-

vového železa nebo substrát 

 

 Jednostupňová syntéza částic S-nZVI vychází ze základní borohydridové metody pro 

přípravu nanočástic železa. K roztoku solí FeII/FeIII je zde přidáván roztok obsahující kromě 

tetrahydridoboritanu (nejčastěji NaBH4) navíc sulfidační činidlo, obvykle dithioničitan 

sodný (Na2S2O4), případně thiosíran sodný (Na2S2O3). Chemický popis tohoto reakčního 

systému je složitý, vzhledem k velkému počtu vzájemně se ovlivňujících reakcí, které zde 

mohou probíhat – jedná se o vznik pevné fáze redukcí iontů Fe2+/Fe3+, srážením FeS, pří-

padně jiných sulfidů, rozklad dithioničitanových iontů, reakce produktů rozkladu a iontů 

BH4
− [13,14]. Strukturu získaných částic ovlivňuje poměr výchozích látek. Při vyšším po-

měru S/Fe částice nemusí být magnetické [130]; sloučeniny síry mohou být obsaženy jak na 

povrhu, tak i v rámci celého objemu částice [136].  

Činidlo (oxidační číslo atomu síry) Typ reakce* Odkaz na seznam 

literatury 

Jednostupňová syntéza: 

Dithioničitan sodný, Na2S2O4 (III) aq – Fe2+/Fe3+ (aq) [129] 

Thiosíran sodný, Na2S2O3 (−II, VI) aq – Fe2+/Fe3+ (aq) [131] 

Dvoustupňová syntéza: 

Thiosíran sodný, Na2S2O3 (−II, VI) aq – nZVI [131] 

Síra, S (0) s – mZVI [132] 

Polysulfidy, Na2Sx (−I, 0) aq – nZVI [133] 

Hydrogensulfid sodný, NaHS (−I) aq – mZVI [128] 

Sulfid sodný, Na2S (−II) aq – nZVI [134] 

Thioacetamid, HC3C(=S)NH2 (−II) aq – nZVI [135] 
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Obr. 8: Schéma struktury částic S-nZVI získaných sulfidací nanočástic železa se strukturou 

core-shell. Převzato z [137] a upraveno. 

 

 Dvoustupňová syntéza se skládá ze syntézy samotných nanočástic železa a jejich ná-

sledné sulfidace [130]. Jako sulfidační činidlo je nejčastěji využíván sulfid sodný – síra 

v oxidačním stavu −II nemůže být dále redukována, a tak v tomto případě nedochází k neú-

čelnému snižování redukční kapacity materiálu. Částice S-nZVI získané dvoustupňovou 

syntézou si obvykle zachovávají strukturu s jádrem tvořeným elementárním železem a po-

vrchovou vrstvou sulfidů železa a oxidických sloučenin (znázorněno na obr. 8). Se zvyšují-

cím se poměrem množství použitého sulfidačního činidla vůči množství nZVI se zvětšuje 

zastoupení síry (zejména ve formě některého sulfidu) ve výsledných částicích S-nZVI; spolu 

s tím však klesá účinnost sulfidace: během přípravy částic S-nZVI s poměrem síry a železa 

0,01 byl pozorován pokles koncentrace sulfidových iontů v reakční směsi o téměř 97 %, ale 

v případě pětinásobně většího poměru (0,05) došlo k poklesu jen o přibližně 39 % [138]. 

 Mechanismus sulfidace je zde stejně jako v případě jednostupňové syntézy složitý 

a stále nedostatečně objasněný. Roztoky Na2S využívané při sulfidaci jsou silně zásadité 

vzhledem k téměř úplné hydrolýze sulfidových iontů S2− dle rovnice 2.9. 
 

 

Existence iontů S2− ve vodném roztoku je přinejmenším sporná; podle studie P. May et al. 

2018 zatím jednoznačný důkaz podán nebyl [139]. Hydrolýzou vzniklé hydrogensulfidové 

a hydroxidové ionty se kompetitivně adsorbují na povrch nanočástic, obr. 9.B a rovnice 2.10. 
 

  S2−(𝑎𝑞) + H2O ⇌ SH−(𝑎𝑞) + OH− (𝑎𝑞)     2.9 

  Fe − OHads
− + SH−(𝑎𝑞) ⇌ Fe − SHads

− + OH− (𝑎𝑞)     2.10 
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Obr. 9: Návrh mechanismu sulfidace povrchu kovového železa. Na povrchu částic ve vodném 

prostředí (a) dochází k adsorpci hydrogensulfidových iontů, SH− (b) vzniklých hydrolýzou rozpuště-

ného sulfidu sodného, Na2S. Železo rozpuštěné ve formě železnatých iontů, Fe2+ reaguje s SH− za 

tvorby sulfidu železnatého, FeS (c). Výsledkem je povrch pokrytý vrstvou FeS (d). Vrstva FeS je 

narušena objemovými změnami, a je tak podpořen další průběh koroze (e1). Při významném úbytku 

koncentrace SH− vznikají reakcemi rozpuštěných iontů Fe2+, vody, OH− a rozpuštěného kyslíku (e2) 

na povrchu hydroxid-oxidy železa, FeOOH (f). Převzato z [140] a upraveno. 

 

Tvorba FeS (obr. 9.C a 9.D) pak může být popsána následujícími rovnicemi: 
 

 

 

Na vzniku FeS se dále podílí interakce iontů SH− s rozpuštěnými ionty Fe2+ (rovnice 2.13); 

a vysrážení vzniklých iontů FeSH− ve formě FeS na povrchu částic.  
 

 

Změny objemu materiálu dané vznikem povrchové vrstvy FeS mohou vést k narušení 

soudržnosti této vrstvy a jejímu rozpraskání (obr. 9.E1, 9.E2). FeS tedy nezpůsobuje pasivaci 

povrchu, ale naopak může podpořit další průběh koroze. Uvnitř prasklin pak také dochází 

  Fe − SHads
− ⇌ Fe − SHads

+ + 2𝑒−   2.11 

  Fe − SHads
+ ⇌ FeS (𝑠) +  H+(𝑎𝑞)  2.12 

  Fe2+(𝑎𝑞) + SH−(𝑎𝑞) ⇌ FeSH−(𝑎𝑞)   2.13 
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k lokálním změnám pH a oxidačně-redukčního potenciálu. V případě, že již významně po-

klesla koncentrace rozpuštěných iontů SH−, pokračuje koroze tvorbou hydroxid-oxidů že-

leza na povrchu částic (obr. 9.F). Uvedený návrh mechanismu sulfidace podle E. Hansson 

et al. je stále zjednodušený; neuvažuje např. vliv vznikajícího atomárního vodíku [140]. 

 Sulfidace komplexně ovlivňuje vlastnosti nanočástic železa. Sulfidované nanočástice 

mohou oproti nemodifikovaným nanočásticím železa vykazovat odlišné koloidní chování, 

reaktivitu vůči vodě a polutantům a také toxicitu [130]. Vliv sulfidace na interakci nanočástic 

železa s těžkými kovy je diskutován v kapitole 2.4.1.  

 Mezi hlavní důvody zvýšené efektivity degradace organických polutantů (především 

trichlorethylenu, TCE) pomocí částic S-nZVI bývá nejčastěji uváděno omezení interakce 

částic s vodou. Zabráněním reduktivnímu rozkladu vody za vývinu plynného vodíku 

(obr. 5.1) je dosaženo zvýšení selektivity vzhledem k reakcím vedoucím k degradaci polu-

tantů [138,141] a také prodloužení doby života částic, tj. uchování obsahu elementárního 

železa po delší dobu [142]. Omezení interakce s vodou je zřejmě důsledkem inhibičního 

efektu síry na rekombinaci atomárního vodíku, který je klíčovým prvkem nepřímé redukce 

TCE [131].  

 Další vlastností částic S-nZVI, která může pozitivně ovlivňovat jejich efektivitu při de-

gradaci polutantů, je zvýšená hydrofobicita, projevující se omezením interakce s vodou 

[138] a zvýšením reaktivity vůči hydrofobním (málo polárním) polutantům, např. TCE 

[131,143]. Naopak reaktivita vůči hydrofilním (polárním) polutantům, např. dusičnanům 

klesá [131,143]. Naměřené hodnoty kontaktního úhlu vody (metoda sedící kapky) na části-

cích S-nZVI slisovaných do tablet přesahovaly 90° (obvykle udávaná hranice mezi hydro-

filními a hydrofobními povrchy), pokud byly připraveny jednostupňovou syntézou. Tablety 

z částic syntetizovaných dvoustupňově byly hydrofilní s kontaktním úhlem okolo 36°; kon-

taktní úhel vody na tabletách z nemodifikovaných částic byl přibližně poloviční (18°) [143]. 

 Toxicita částic S-nZVI je zatím málo prozkoumána. Výsledky dosud publikovaných 

studií ukazují na nižší nebo srovnatelnou míru toxicity tohoto materiálu v porovnání s ne-

modifikovanými částicemi. Y. Cheng et al. studovali toxicitu částic S-nZVI vůči bakteriím 

druhu Escherichia coli vyvolanou pravděpodobně oxidativním stresem a pozorovali pokles 

toxicity se zvyšujícím se poměrem S/Fe [144]. Podle Y. Han et al. naopak sulfidace cytoto-

xicitu částic nZVI výrazně neovlivňuje a v přítomnosti huminových kyselin (přirozené 

složky půd) u obou materiálů cytotoxicita klesá [145]. J. Semerád et al. hodnotili míru oxi-

dativního stresu působícího na bakterie Pseudomonas putida [7]. Stanovením koncentrace 
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malondialdehydu (biomarker oxidativního stresu) produkovaného bakteriemi demonstrovali 

toxicitu částic nZVI a S-nZVI v koncentracích nad 100 mg·l−1 a snížení toxicity při vyšším 

poměru S/Fe a při interakci s částicemi, které byly vystaveny stárnutí ve vodě po dobu přes 

14 dní. Z. Han et al. 2021 pozorovali snížení mortality žížaly hnojní (Eisenia fetida) v tes-

tech s umělou půdou obsahující 50 ppm As a 0,3 % S-nZVI oproti situaci, kdy bylo použito 

stejné množství nemodifikovaných částic nZVI; délka trvání experimentu byla 28 dní [146]. 

 

2.4 Těžké kovy a nanočástice kovového železa 

 

Světová zdravotnická organizace sestavila seznam deseti chemických látek, nebo jejich sku-

pin, s nejzávažnějším dopadem na zdraví lidské populace (tab. 4). Čtyři prvky z tohoto se-

znamu jsou obvykle řazeny mezi tzv. těžké kovy. Ačkoliv se jedná o velmi rozšířený pojem, 

neexistuje jeho jednotná definice [147]. Jako těžké kovy jsou obvykle označovány prvky, 

které jsou spojovány se znečištěním životního prostředí vzhledem k (potenciálně) toxickým 

účinkům a které mají za normálních podmínek kovový nebo polokovový charakter. Tento 

pojem je užíván bez ohledu na to, že jak znečištění, tak toxicita souvisí zpravidla s různými 

formami těchto prvků (např. ionty ve vodné fázi, organokovové sloučeniny), nikoliv s ele-

mentárními (polo)kovy. Jako alternativa se využívá označení potenciálně toxické prvky (po-

tentially toxic elements, PTE) [148], ovšem ani tento pojem není patřičně vymezen.  

 

Tab. 4: Deset chemických látek a jejich skupin s prokázaným nejzávažnějším dopadem na 

veřejné zdraví podle světové zdravotnické organizace [149] 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   * Těžké kovy zvýrazněny tučně 

Polutanty v atmosféře 

Arsen 

Azbest 

Benzen 

Kadmium 

Dioxiny a další perzistentní organické polutanty, 

např. polychlorované bifenyly 

Fluoridy 

Olovo 

Rtuť 

Pesticidy 
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 Těžké kovy a jejich sloučeniny se ve vodném prostředí vyskytují v různých formách. 

Mohou být rozpuštěné ve formě komplexních kationtů (např. [Cu(H2O)6]
2+, [Cd(H2O)6Cl]+), 

oxoaniontů (HAsO4
2−, CrO4

2−) nebo neutrálních molekul (H3AsO3, HgCl2, Pb(CH2CH3)4) 

Další formou jsou částice, tvořené oxidy, hydroxidy, sulfidy nebo např. uhličitany, a také 

ionty nebo molekuly adsorbované na povrchu částic. Forma, v jaké se daný kov vyskytuje, 

úzce souvisí s mírou environmentálního a zdravotního rizika. Nejzávažnější riziko předsta-

vují zpravidla rozpuštěné těžké kovy a jejich sloučeniny. Důvodem je jejich vysoká mobilita 

a biologická dostupnost [150]. Z výše uvedeného vyplývají základní principy, na nichž jsou 

založeny metody eliminace rizika spojeného s přítomností těžkých kovů: převedení na ne-

rozpustnou formu (srážení) a adsorpce na vhodné pevné látce. Kromě srážení a adsorpce 

patří mezi základní principy současných metod iontová výměna, membránová separace, 

flotace a elektrochemické procesy [151]. 

 

2.4.1 Mechanismy odstranění těžkých kovů z vodných roztoků pomocí 

 nanočástic kovového železa 

 

Interakce iontů těžkých kovů s nanočásticemi železa se odehrává převážně na fázovém roz-

hraní roztoku a pevné fáze. Povrch částic (kap. 2.2.2) je tvořen produkty koroze kovového 

železa (oxidy, hydroxidy a hydroxid-oxidy). V případě, že se ionty dostatečně přiblíží k po-

vrchu částic nZVI, může dojít k řadě jevů. Jsou to zejména: a) adsorpce iontů na oxidických 

sloučeninách, b) tvorba sraženiny na povrchu částic, případně spolusrážení s rozpuštěnými 

formami železa, c) redukce a depozice těžkého kovu v elementární formě, nebo ve formě 

málo rozpustné sloučeniny, d) difúze těžkého kovu povrchovou vrstvou částice.  

 Adsorpci iontů na oxidech železa lze popsat stejným způsobem jako tvorbu koordinač-

ních (komplexních) sloučenin v roztocích [152]. Klíčovou úlohu v tomto procesu zastávají 

povrchové hydroxylové skupiny (jejich původ je popsán v kap. 2.2.3). Adsorpce kationtů je 

tedy interakce mezi donorovými atomy kyslíku povrchových –OH skupin a akceptorovými 

atomy kovu v roztoku. Při adsorpci aniontů vystupují jako donory elektronového páru atomy 

kyslíku daného aniontu a jeho akceptory jsou atomy kovu na povrchu. Tyto interakce lze 

obecně popsat např. rovnicemi 2.14.–2.17. 
 

 

 

  ≡ FeOH + Mz+(𝑎𝑞) ⇌  ≡ FeOM(z−1)+ + H+(𝑎𝑞)   2.14 

  ≡ (FeOH)2 + Mz+(𝑎𝑞) ⇌  ≡ (FeO)2M(z−2)+ + 2H+(𝑎𝑞)    2.15 
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 Povrchové komplexy mohou být z hlediska struktury jednoduché monodentátní (ligand 

vytváří s centrálním atomem jednu vazbu) mononukleární (ligand se váže k jednomu cen-

trálnímu atomu), např. ≡FeOCu+. Stejně tak ale mohou vznikat složitější polydentát- 

ní polynukleární (vícejaderné) komplexy, např. tridentátní binukleární komplex 

(≡Fe3O(OH)2)Cu2(OH)3
0 [153]. Ke studiu těchto struktur se využívají pokročilé metody 

rentgenové absorpční spektrometrie a výpočetní metody vycházející např. z teorie funkcio-

nálu hustoty (DFT). Příklad adsorbovaných měďnatých a arseničnanových iontů je uveden 

na obr. 10. 

 Všechny výše uvedené poznatky se váží k tzv. specifické adsorpci. Tento jev charakte-

rizuje vznik chemické vazby mezi adsorbátem (ionty kovů v roztoku) a adsorbentem s vy-

sokým podílem kovalence, a proto je možné jej označit jako chemickou adsorpci (chemi-

sorpci). Dalším typem adsorpce je pak tzv. nespecifická adsorpce, která je důsledkem elek-

trostatické interakce mezi adsorbátem a adsorbentem nesoucími navzájem opačné elektrické 

náboje. V tomto případě nedochází ke vzniku kovalentní vazby; taková adsorpce je označo-

vána jako fyzikální (někdy také fyzisorpce). Při chemické adsorpci vznikají tzv. vnitřní 

(inner-sphere) komplexy, při fyzikální adsorpci vznikají tzv. vnější (outer-sphere) kom-

plexy. U vnějších komplexů není interakce mezi centrálním atomem a ligandem přímá, ný-

brž zprostředkovaná jednou nebo více molekulami vody [154]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 10: Specifická adsorpce iontů těžkých kovů na oxidech železa. Na fázovém rozhraní probí-

hají komplexotvorné reakce. Ionty Cu2+ a AsO4
3− mohou tvořit např. komplexy ≡FeOCu+, 

≡FeOAsO3
2−, ≡(FeO)2Cu, ≡(FeO)2AsO2

−. Pro větší přehlednost nejsou u atomů mědi vyobrazeny 

komplexně vázané molekuly vody. 

  ≡ FeOH + L−(𝑎𝑞) ⇌  ≡ FeL + OH−(𝑎𝑞)  2.16 

   ≡ (FeOH)2 + L−(𝑎𝑞) ⇌  ≡ Fe2L+ + 2OH−(𝑎𝑞)  2.17 
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 Specifická adsorpce na rozdíl od nespecifické adsorpce není omezena podmínkou opač-

ného náboje adsorbátu a adsorbentu. Může tak docházet k adsorpci iontů na neutrální povrch, 

adsorpci kationtů na kladně nabitý povrch a aniontů na záporně nabitý povrch. Vyplývá to 

z příspěvků chemických (specifických) a elektrostatických interakcí k celkové Gibbsově ad-

sorpční energii ΔGads, kdy chemický příspěvek v případě specifické adsorpce převažuje. Ad-

sorpce je samovolný proces, hodnota ΔGads je proto záporná. 

 Adsorpcí iontů dochází v roztoku ke změnám pH. Z rovnic 2.14–2.17 vyplývá, že ad-

sorpce kationtů může být spojena se snížením pH, kdežto adsorpce aniontů se zvýšením pH. 

Nespecifická adsorpce aniontů může probíhat jen v prostředí s pH menším, než je pzc (viz 

kap 2.2.3) adsorbentu, tzn. je-li povrch nabitý kladně [97]. 

 Dalším mechanismem interakce iontů těžkých kovů s oxidy železa je tvorba sraženiny 

(precipitace) [155]. Od běžné adsorpce se odlišuje tvorbou nové pevné fáze na povrchu. Tyto 

jevy lze experimentálně odlišit mj. ze závislosti zbytkové koncentrace adsorbátu v roztoku 

na zeta potenciálu (míra povrchového náboje): tvorba sraženiny se projeví ustálením počá-

tečního lineárního poklesu zeta potenciálu s klesajícím množstvím adsorbátu v roztoku (slo-

žení povrchu se při srážení dále nemění, proto je konstantní i zeta potenciál) [156].  

 Redukce těžkých kovů nanočásticemi železa je možná (z hlediska termodynamiky), je-

-li standardní oxidačně-redukční potenciál příslušné poloreakce (např. redukce CrVIO4
2− na 

Cr3+, Cu2+ na Cu0) vyšší, než je jeho hodnota pro poloreakci Fe2+ + 2e- → Fe (−0,447 V 

[60]). V případě zmiňované redukce chromanů, CrO4
2−, je samotná redukce zpravidla spo-

jena se srážením Cr(OH)3, případně spolusrážením s Fe3+ ionty za vzniku směsných hydro-

xidů nebo hydroxid-oxidů [5]. U iontů ušlechtilých kovů s vysokým standardním oxidačně-

redukčním potenciálem může být redukce primárním mechanismem jejich odstranění z roz-

toku [5]. Redukce řady těžkých kovů v přítomnosti částic nZVI byla experimentálně proká-

zána [157–159].  

 Mezi vhodné metody, jimiž lze analyzovat složení částic po reakci s těžkými kovy patří 

rentgenová prášková difrakce (XRD) a rentgenová fotoelektronová spektroskopie (XPS). 

Metoda XRD umožňuje identifikaci krystalických fází; z difrakčních záznamů je tedy možné 

získat informaci o proběhlé redukci na elementární kov nebo např. o vzniku některého oxidu 

či hydroxidu, jsou-li přítomny v krystalické formě. Na rozdíl od XRD je metoda XPS povr-

chově citlivá. Informace o zastoupení prvků a jejich oxidačním stavu získané pomocí XPS 

odpovídají povrchové vrstvě analyzovaného materiálu do hloubky zpravidla jednotek nm 

[160]. Analýzu povrchu částic nZVI po reakci s těžkými kovy pomocí XPS uvádí obr. 11. 
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Obr. 11: XPS spektra s vysokým rozlišením pro těžké kovy na povrchu částic nZVI: a) Zn 2p3/2, 

b) Cd 3d5/2, c) Cu 2p3/2, d) Ag 3d5/2, e) Hg 4f7/2, f) Cr 2p3/2, g) Ni 2p3/2, h) Pb 4f7/2. Počáteční koncen-

trace částic nZVI byla 5 g/l, koncentrace každého těžkého kovu 1 g·l−1. Experiment probíhal v deio-

nizované vodě po dobu 3 h kromě Pb (10 min) a Hg (1 h). Převzato z [157] a upraveno. 
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 Principem XPS je detekce elektronů emitovaných ze vzorku po interakci s fotony rent-

genového záření (vnější fotoelektrický jev). Z kinetické energie detekovaných elektronů lze 

získat hodnoty vazebné energie, které odpovídají prvkům, z jejichž atomů byly elektrony 

emitovány. Intenzita signálu na detektoru elektronů (počty zaznamenaných impulzů za 

sekundu) je sledována v úzkých intervalech kinetické (přeneseně vazebné) energie vybra-

ných analyzátorem, jež ve výsledku tvoří spektrum. Obvykle je nejprve získáno tzv. přehle-

dové spektrum, obsahující informace o přítomnosti a zastoupení všech prvků, které jsou 

předmětem následné analýzy. Dále je možné pro vybrané prvky zaznamenat spektra s vyso-

kým rozlišením. Zobrazené pásy lze vhodně proložit křivkami (případně provést rozklad, 

tzv. dekonvoluci, jednoho pásu pomocí několika křivek) a určit hodnoty vazebných energií 

v jejich maximech. Tyto hodnoty se mohou lišit pro různé oxidační stavy daného prvku. Tak 

je možné např. určit, zda došlo k redukci daného těžkého kovu či nikoliv. 

 Počáteční fáze interakce těžkých kovů s nanočásticemi železa je obvykle relativně 

rychlý proces. K nejvýraznějšímu poklesu koncentrace iontů těžkých kovů v disperzi částic 

nZVI dochází v řádu minut až hodin. V té době probíhá adsorpce, srážení, redukce a depo-

zice na povrchu částic. Tyto procesy mohou probíhat současně a s rozdílnou intenzitou. Pří-

tomnost těžkých kovů může dále vyvolat změny částic, a to jak v morfologii (tvar částic), 

tak v distribuci prvků v rámci celého objemu částic. Strukturní změny již byly pozorovány 

u mnoha těžkých kovů pomocí prvkového mapování na základě mikroskopických metod 

s vysokým rozlišením (skenovací transmisní elektronová mikroskopie, STEM) společně 

s prvkovou analýzou zobrazované plochy rentgenovou fluorescenční spektrometrií.  

 Difúze těžkého kovu směrem ke středu částic nZVI byla pozorována při interakci s oxo-

anionty arsenu v oxidačním stupni III nebo V [159,161]. U adsorbovaných aniontů zde čás-

tečně dochází k redukci až na elementární arsen, který pak vytváří souvislou vrstvu na roz-

hraní mezi jádrem částic (Fe0) a oxidickými sloučeninami na povrchu. Podobně se chovají 

také anionty Cr(VI). Redukce Cr(VI) na Cr(OH)3 je následována difúzí ke středu částic, 

Cr(III) je však přítomen v celém objemu jádra (obr. 12.a) [162]. V případě vyššího poměru 

Cr a Fe (více než 0,01) již tato difúze neprobíhá – dochází naopak k pasivaci povrchu částic 

vrstvou hydroxidů nebo hydroxid-oxidů Fe(III) a Cr(III), jež zabraňuje další korozi kovo-

vého železa [162]. Seleničitanové anionty, SeO3
2−, mohou být v přítomnosti částic nZVI re-

dukovány na elementární selen. Se0 se nemusí stát součástí struktury částic nZVI, ale může 

vytvářet izolované částice sférického tvaru (obr. 12.c), větší než původní částice nZVI, nebo 

také krystaly jehličkovitého tvaru o délce v řádu desítek µm (obr. 12.f) [163]. 
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Obr. 12: Vzhled částic nZVI po reakci s těžkými kovy. Prvkové mapování pomocí STEM- 

-EDS: a) reakce s K2Cr2O7, b) reakce s NiCl2, d) částice hematitu (α-Fe2O3) a e) nZVI po reakci 

s ·UO2(NO3)2. Snímky d, e jsou ve stejném měřítku. c, f) snímky částic po reakci s Na2SeO3 pořízené 

pomocí SEM. Doba reakce byla ve všech případech 24 h. Převzato z [68] (snímek a), [164] (b), [163] 

(c,f) a [165] (d,e). 

 

 Rozmanité struktury vznikají také po interakci částic nZVI s kationty těžkých kovů. 

Ionty Ni2+ se adsorbují a částečně redukují na povrchu částic a spíše než souvislou vrstvu 

vytváří izolované oblasti (obr. 12.b) [68,164]. V průběhu reakce může ve středu částic vzni-

kat dutina. Podobné nanostruktury na povrchu částic nZVI mohou vznikat redukcí iontů Ag+ 

na elementární Ag [68,166]. Ionty uranylu(VI), UO2
2+, mohou být v přítomnosti částic nZVI 

redukovány na omezeně rozpustné sloučeniny např. sloučeniny uranylu(V), UO2
+. Nejvyšší 

zastoupení uranu po 24 h reakce bylo zjištěno ve středu částic nZVI (obr. 12.e), srovnávací 

experiment s nanočásticemi hematitu (α-Fe2O3) ukázal pouze adsorpci na povrchu částic 

(obr. 12.d) [165]. 

 Interakce těžkých kovů se sulfidovanými nanočásticemi železa je studována po dobu 

posledních deseti let (první publikace roku 2013). Většina publikací uvádí experimenty 

s částicemi připravenými borohydridovou metodou, ať už jednostupňově (kapitola 2.3.1), 

nebo sulfidací připravených částic nZVIB [13]. Publikovaných poznatků o interakci těžkých 

kovů se sulfidovanými částicemi nZVIH (syntetizovaných redukcí prekurzorů v pevné fázi 

vodíkem za vysokých teplot) je dosud minimum. Na základě kinetických experimentů bylo 

zjištěno rychlejší odstranění těžkých kovů z roztoku pomocí částic S-nZVI oproti nemodifi-
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kovaným částicím nZVI, např. [134,167,168]. Významný vliv na rychlost odstranění (vy-

jádřeno hodnotou rychlostní konstanty) má poměr S a Fe při syntéze částic, přičemž tato 

závislost může mít různý průběh: se zvyšujícím se poměrem S a Fe rychlost odstranění kovů 

nejprve roste, následně dosáhne maxima a opět klesá [134,169]. Tento typ závislosti je ob-

dobný tzv. vulkánovým grafům, demonstrujícím Sabatierův princip v katalýze (závislost 

účinnosti katalyzátoru na síle interakce mezi katalyzátorem a substrátem, kdy je pro dosažení 

nejvyšší účinnosti potřeba zajistit, aby interakce nebyla příliš silná ani příliš slabá [170, 

s. 65]). Dále může být pozorováno při určitém poměru S a Fe minimum a oběma směry může 

rychlost odstranění kovů růst [171], záleží ovšem na podmínkách experimentu, zkoumaném 

rozsahu poměrů S/Fe a druhu polutantu. 

 Mechanismy interakce částic S-nZVI s těžkými kovy lze interpretovat kombinací pří-

spěvků interakce s nemodifikovanými částicemi nZVI a s FeS, a synergického působení 

FeS--nZVI. Stejně jako v případě interakce s částicemi nZVI zde dochází k adsorpci na oxi-

dické sloučeniny vzniklé korozí elementárního železa, srážení, spolusrážení a oxidačně-re-

dukčním reakcím. Adsorpce může probíhat zároveň na FeS a vzhledem k významné afinitě 

většiny těžkých kovů k síře může být tato adsorpce preferována. Příspěvkem FeS je také 

tvorba málo rozpustných sulfidů těžkých kovů v důsledku substitučních reakcí. V publikaci 

L. Liang et al. 2021 je demonstrována souvislost vyššího zastoupení síry ve formě sulfidů 

na povrchu částic (stanoveno pomocí XPS) s nižší hodnotou součinu rozpustnosti sulfidu 

daného těžkého kovu [172]. U kovů, jejichž sulfidy a hydroxidy mají srovnatelnou hodnotu 

součinu rozpustnosti (Ni, Zn) zde byl zjištěn negativní vliv sulfidace na účinnost jejich od-

stranění [172]. FeS může rovněž vystupovat jako redukční činidlo. Při interakci s roztokem 

dichromanu draselného, K2Cr2O7, byl pozorován pokles zastoupení sulfidů na povrchu čás-

tic, jež mohly být oxidovány až na sírany [173]. FeS může dále přispět k redukci těžkých 

kovů také tím, že působí inhibičně na reakci kovového železa s vodou (zvýšení selektivity 

[174]), a zároveň svou elektrickou vodivostí zprostředkovat transport elektronů z jádra čás-

tice nZVI na její povrch [130]. 

 Využití částic nZVI pro odstranění iontů těžkých kovů z vod je spojeno s rizikem jejich 

zpětného uvolnění (remobilizací). Těžké kovy mohou být vlivem částic nZVI vždy jen imo-

bilizovány, nikoli zcela odstraněny jako např. některé organické kontaminanty (TCE), které 

se chemicky degradují. Míra remobilizace závisí mimo jiné na pH; zatímco v zásaditém pro-

středí je omezena, kyselé prostředí ji naopak v různé míře pro různé těžké kovy podporuje 

[175]. Vzhledem k tomu, že interakce těžkých kovů se sulfidovanými nanočásticemi železa 
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může vést ke stabilnějším produktům (sulfidům), lze v případě S-nZVI očekávat vyšší odol-

nost vůči jejich remobilizaci [130]. Y. Liu et al. 2022 využili sulfidované mikročástice že-

leza k odstranění Pb, Zn, Cd, a As ve formě komplexních sloučenin s huminovými kyseli-

nami; po 60 min reakce částice odseparovali a dávkovali do deionizované vody zbavené 

rozpuštěného kyslíku [176]. Během 30 dní pak nezjistili téměř žádné množství těžkých kovů 

uvolněných do vodného prostředí. 

 

2.4.2 Adsorpční kinetika 
 

Schopnost nanočástic železa odstraňovat ionty těžkých kovů z vodných roztoků je možné 

vyhodnotit kinetickými experimenty. Tyto experimenty se obvykle realizují ve vsádkovém 

režimu: ve vhodných nádobách je smícháno zvolené množství roztoku soli daného těžkého 

kovu v deionizované vodě (případně v syntetické podzemní vodě, nebo přímo v kontamino-

vané vodě odebrané na reálné lokalitě) se známým množstvím částic nZVI. Připravené dis-

perze v uzavřených nádobách jsou míchány a ve stanovených intervalech jsou z nich odebí-

rány vzorky pro analýzu zbytkové koncentrace daného těžkého kovu. Získaná data je možné 

vyjádřit např. jako poměr zbytkové koncentrace v čase t (ct) a počáteční koncentrace c0 nebo 

jako adsorbované množství (někdy také označováno jako adsorpční kapacita) těžkého kovu 

v čase t (qt) podle následujícího vztahu: 
 

 

Hodnoty qt se zpravidla udávají v mg těžkého kovu vztažených na 1 g adsorbentu (mg·g−1). 

V uvedeném vztahu 2.18 je proto vhodné dosazovat hodnoty koncentrace v mg·l−1 objem V 

reakční směsi v l a hmotnost m adsorbentu v g. 

 Závislost adsorbovaného množství na čase popisují modely adsorpční kinetiky. Existuje 

velké množství kinetických modelů; mezi nejčastěji používané patří kinetika pseudoprvního 

(PFO) a pseudodruhého řádu (PSO) [177]. Předpona pseudo- se zde uvádí pro odlišení od 

modelů reakční kinetiky využívané k popisu reakcí v homogenních systémech. Kinetickou 

rovnici pseudoprvního řádu odvodil S. Lagergren roku 1898 [178]. Podle Lagergrena je 

změna adsorbovaného množství qt s časem úměrná dostupnému množství aktivních míst ad-

sorbentu (vyjádřeno jako rozdíl adsorbovaného množství v rovnováze, qe, a adsorbovaného 

množství qt); konstantou úměrnosti je kinetická konstanta k1 (v jednotkách t−1). 
 

  𝑞𝑡 =
(𝑐0 − 𝑐𝑡)𝑉

𝑚
 

 
2.18 



32 

 

Integrací rovnice 2.19 v mezích qt = 0 a qt = qt, t = 0 a t = t získáme vztah 2.20, který lze 

linearizovat do tvaru daného rovnicí 2.21 [179]. 
 

 

 

 Adsorpční kinetika pseudodruhého řádu podle Y. S. Ho a G. McKay 1999 považuje 

změnu qt s časem úměrnou druhé mocnině dostupného množství aktivních míst (rovnice 

2.22) [180]. 
 

 

 Integrální tvar kinetické rovnice pseudodruhého řádu je vztah 2.23, který lze několika 

způsoby linearizovat (nejužívanější je vztah 2.24) [177]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
𝑑𝑞𝑡

𝑑𝑡
= 𝑘1(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡) 

 
2.19 

 𝑞𝑡 = 𝑞𝑒(1 − 𝑒−𝑘1𝑡)  2.20 

 ln
𝑞𝑒

𝑞𝑒 − 𝑞𝑡
= 𝑘1𝑡  

2.21 

 
𝑑𝑞𝑡

𝑑𝑡
= 𝑘2(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡)2 

 
2.22 

 𝑞𝑡 =
𝑞𝑒

2𝑘2𝑡

1 + 𝑞𝑒𝑘2𝑡
 

 
2.23 
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3 EXPERIMENTÁLNÍ ČÁST 
 

3.1  Použitý materiál 

 

Seznam chemických látek, využitých při kinetických experimentech, je uveden v tab. 5. Veš-

keré experimenty byly realizovány s nanočásticemi železa získanými termickou redukcí 

oxidů železa v pevné fázi vodíkem (typ nZVIH). Jako výchozí materiál byl zvolen produkt 

NANOFER 25P, který obsahuje minimálně 80 hmot. % elementárního železa a až 20 % 

magnetitu (Fe3O4) [182]; dále může obsahovat wüstit (FeO), jehož přítomnost je dána neú-

plnou redukcí prekurzoru ve výrobním procesu [109]. Jedná se o pyroforický práškový ma-

teriál černošedé barvy, uchovávaný v inertní atmosféře. Velikost specifické plochy povrchu 

částic je přibližně 25 m2·g−1, medián velikosti částic (D50) je menší než 50 nm [182].  

 

 Tab. 5: Přehled použitých chemických látek 

Název látky, vzorec, čistota Výrobce/dodavatel 

NANOFER 25P, č. š. 409 NANO IRON, Česká republika 

chlorid nikelnatý (bezvodý), NiCl2, ≥ 98 % Sigma-Aldrich, UK 

chlorid měďnatý (bezvodý), CuCl2, ≥ 98 % Sigma-Aldrich 

trihydrát octanu olovnatého, Pb(CH3COO)2·3H2O, ≥ 99 % Sigma-Aldrich, Německo 

dihydrát chloridu kademnatého, CdCl2·2H2O, ≥ 96 % Lach-Ner, Česká republika 

heptahydrát hydrogenarseničnanu sodného, 

Na2HAsO4·7H2O, ≥ 98 % 

Sigma-Aldrich 

nonahydrát sulfidu sodného, Na2S∙9H2O, ≥ 98 % Alfa Aesar, Německo 

dihydrogenfosforečnan amonný, NH4H2PO4, modifikátor 

matrice pro AAS, 40% vodný roztok, 99,999 %  

Fluka Analytikal, USA 

dusičnan hořečnatý, Mg(NO)3, modifikátor matrice pro AAS, 

roztok o koncentraci (10,0 ±0,3) g·l−1 v ~17% HNO3 

Sigma-Aldrich, Švýcarsko 

dusičnan palladnatý, Pd(NO)3, modifikátor matrice pro AAS, 

roztok o koncentraci (10,0 ±0,3) g·l−1 v ~17% HNO3 

Sigma-Aldrich, Německo 

kyselina dusičná, HNO3, 67–69 %, ANALPURE, obsah kovů 

maximálně 1 ppb 

ANALYTIKA, Česká republika 

kalibrační standardy Ni, Cu, Pb, Cd a As pro AAS, 

(1000 ±4) mg·l−1, TraceCERT 

Fluka Analytikal, Švýcarsko 
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3.2  Použité metody 

 

Všechny operace s pyroforickými částicemi byly prováděny v inertní atmosféře (N2) v ruka-

vicovém boxu (Jacomex, Francie). Po převedení práškového materiálu do vodné fáze byla 

provedena dispergace pomocí homogenizátoru T 10 basic ULTRA-TURRAX (IKA-Werke, 

Německo) s hlavicí S 10 N – 8 G, vždy po dobu 2 min při 10 900 ot·min−1 ±6 %. Dispergace 

byla prováděna v rukavicovém boxu (Sylatech, Německo) s inertní atmosférou N2). Dis-

perze byly vždy čerstvě připravovány v deionizované vodě zbavené rozpuštěného kyslíku. 

Rozpuštěný kyslík byl odstraňován probubláváním dusíku deionizovanou vodou ve skleněné 

lahvi se šroubovacím uzávěrem se závitem GL 45 a nasazeným promývacím nástavcem dle 

Drechsela (někdy také Drechslera) zakončeným fritou po dobu přibližně 30 min. 

 Disperze ve skleněných vialkách o objemu přibližně 62 ml s uzávěry se septy (silikon 

s povrchovou vrstvou PTFE) byly míchány pomocí vertikálního rotátoru PTR-35 (Grant In-

struments, UK) s orbitálním pohybem při 15 ot·min−1. 

 

3.2.1 Kinetické experimenty s částicemi nZVI a S-nZVI a těžkými kovy 

 

Pro porovnání schopnosti sulfidovaných nanočástic železa odstraňovat těžké kovy z vod-

ných roztoků byla navržena série kinetických experimentů s pěti zástupci této skupiny polu-

tantů. Vhodné podmínky (zejména koncentrace kovů a částic) byly testovány nejprve na 

nemodifikovaných částicích nZVI a poté byly experiment zopakovány za totožných podmí-

nek se sulfidovanými částicemi. Jako modelové polutanty byly zvoleny nikl, měď, olovo, 

kadmium a arsen ve formě vodných roztoků rozpustných solí NiCl2, CuCl2, Pb(CH3COO)2, 

CdCl2 a Na2HAsO4. Chloridy kovů byly vybrány proto, že ionty Cl− v roztoku obvykle ne-

podléhají oxidačně-redukčním reakcím; místo omezeně rozpustného chloridu olovnatého 

byl použit octan olovnatý. Experimenty byly realizovány za anoxických podmínek. 

 Přehled koncentrací částic nZVI a těžkých kovů je uveden v tab. 6. Experimenty podle 

následujícího postupu byly prováděny pro každý polutant zvlášť. V rukavicovém boxu byl 

vždy nejprve připraven zásobní roztok soli daného těžkého kovu v deionizované vodě zba-

vené rozpuštěného kyslíku (dále uváděno jako „DO/DI voda“). Koncentrace zásobních roz-

toků Ni(II), Cu(II) a Pb(II) byla 600 mg·l−1, v případě Cd(II) 200 mg·l−1 a As(V) 100 mg·l−1. 

 Do šesti skleněných vialek o objemu přibližně 62 ml bylo odměřeno 50 ml DO/DI vody 

pomocí odměrného válce a přidáno 10 ml zásobního roztoku soli daného těžkého kovu. 
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Tab. 6: Koncentrace částic nZVI (cnZVI) a těžkých kovů (cMe) v kinetických experimentech. 

Hodnoty cMe jsou vyjádřeny jako koncentrace daného prvku, tj. Ni, Cu, Pb, Cd a As.  

 

 

 

 

 

 

 

 

Výsledná koncentrace kovů ve vialkách tak byla 100 mg·l−1 (33 mg·l−1 v případě Cd(II)). 

V zásobním roztoku As(V) bylo (mimo rukavicový box) upraveno pH na hodnotu 5,5 po-

mocí přibližně 0,1M-HCl. Pro zajištění anoxických podmínek byl do roztoku As(V) po 

úpravě pH opět vháněn dusík po dobu 15 min. Do vialek v rukavicovém boxu pak bylo od-

měřeno vždy 60 ml takto připraveného roztoku As(V). 

 Práškový materiál NANOFER 25P (1,0 g) byl v rukavicovém boxu navážen do poly-

styrenové zkumavky a po přidání 4 ml DO/DI vody byl po dobu 2 min dispergován. Takto 

byla připravena 20% disperze částic nZVI. Z této disperze bylo do vialek s roztoky solí těž-

kých kovů převedeno 25 µl v případě Cu(II) a Pb(II), 250 µl v případě Ni(II), Cd(II) a As(V). 

 Sulfidace částic nZVI byla provedena přidáním roztoku Na2S (74,9 mg Na2S∙9H2O 

ve 400 µl DO/DI vody) do disperze 1,0 g NANOFER 25P v 3,6 ml DO/DI vody (předem 

dispergováno po dobu 1 min) a následnou dispergací po dobu 1 min. Zkumavka s disperzí 

uzavřená polyethylenovým uzávěrem byla poté na 30 min umístěna do vertikálního rotátoru 

při 30 ot·min−1. Takto byly připraveny částice S-nZVI s poměrem nZVI a síry 100 : 1. Čás-

tice S-nZVI byly před přidáním do vialek s roztoky solí těžkých kovů promyty DO/DI vo-

dou: částice byly nejprve přiložením permanentního magnetu odděleny a vodná fáze převe-

dena do odměrného válce o objemu 10 ml. Poté byl přidán příslušný objem čisté DO/DI 

vody, zkumavka protřepána, částice opět pomocí magnetu odděleny, vodná fáze převedena 

do odměrného válce a opět přidán příslušný objem čisté DO/DI vody. Po protřepání pak byla 

do vialek s roztoky solí těžkých kovů převedena stejná množství jako v případě nemodifi-

kovaných částic nZVI.  

 Disperze ve vialkách byly míchány prvních 15 min od přídavku částic (S-)nZVI uvnitř 

rukavicového boxu ručně, poté byly vialky umístěny do vertikálního rotátoru při 15 ot·min−1. 

Uzávěry a hrdla vialek byly obaleny parafilmem. 

Polutant cnZVI (mg·l
−1

) cMe (mg·l
−1

) Hmotnostní poměr 

nZVI : Me 

Ni(II) 1 000 100 10 : 1 

Cu(II) 100 100 1 : 1 

Pb(II) 100 100 1 : 1 

Cd(II) 1 000 33 30 : 1 

As(V) 1 000 100 10 : 1 
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 Vzorky disperzí částic nZVI s těžkými kovy (přibližně 1,5 ml) byly odebírány uvnitř 

rukavicového boxu pomocí injekční stříkačky o objemu 2 ml. Vzorky byly odebírány ze tří 

vialek v intervalech 5, 15, 30, 45, 60, 90 a 120 min. Ihned poté byly vzorky zfiltrovány po-

mocí stříkačkových diskových mikrofiltrů LUT s hydrofilní membránou na bázi polyether-

sulfonu (PES); velikost pórů byla 0,45 µm. Po převedení do mikrozkumavek typu Eppendorf 

byly vzorky umístěny do chladničky. Zbylé tři vialky byly ponechány ve vertikálním rotá-

toru při 15 ot·min−1 po dobu 24 h a vzorky z nich byly odebírány jen po uplynutí této doby. 

Vzorky byly odebírány rovněž ze zásobních roztoků solí těžkých kovů. 

 Odděleně od kinetických experimentů bylo v disperzích o stejném složení provedeno 

měření pH a oxidačně-redukčního potenciálu. Hodnoty pH a ORP byly stanoveny v inter-

valu 120 min od přídavku částic (S-)nZVI. Částice (S-)nZVI byly před měřením vždy oddě-

leny pomocí magnetu a vodná fáze byla převedena z vialky do kádinky. Hodnoty pH a ORP 

byly také stanoveny v čisté DO/DI vodě, v samotných roztocích solí těžkých kovů o kon-

centracích 100 mg·l−1 (33 mg·l−1 v případě Cd(II)) a v disperzích částic (S-)nZVI o koncen-

tracích 100 mg·l−1 a 1 000 mg·l−1 v DO/DI vodě po uplynutí 120 min od jejich přípravy. 

 Hodnoty pH a oxidačně-redukčního potenciálu (ORP) byly zaznamenávány pomocí 

multimetru Multi 3630 IDS (WTW, Německo) s připojenými elektrodami pro měření pH 

(SenTix 940, WTW) a ORP (SenTix ORP-T 900, WTW). SenTix® 940 je kombinovaná 

elektroda s gelovým elektrolytem a plastovým tělem, SenTix® ORP-T 900 je kombinovaná 

elektroda obsahující platinovou měrnou elektrodu, argentochloridovou referenční elektrodu, 

roztok chloridu draselného o koncentraci 3 mol·dm-3 jako elektrolyt, skleněné tělo a kera-

mické spojení s okolím. Elektroda pro měření pH byla kalibrována pomocí dvou standardi-

zovaných roztoků s hodnotou pH 7,00 a 9,21. Zaznamenané hodnoty ORP (vztažené pů-

vodně k argentochloridové referenční elektrodě) byly převedeny na hodnoty vztažené ke 

standardní vodíkové elektrodě (SHE) přičtením potenciálu referenční elektrody, 207 mV 

(hodnota platná pro 25 °C) [183].  K ověření správnosti měření ORP byl využit standardizo-

vaný roztok s hodnotou ORP 427 mV vůči SHE. 

 

3.2.2 Stanovení těžkých kovů metodou ETA-AAS 

 

Stanovení koncentrace těžkých kovů v kinetických experimentech bylo provedeno metodou 

atomové absorpční spektrometrie (AAS). Použitý přístroj contrAA 600 (Analytik Jena, Ně-

mecko) patří do kategorie spektrometrů s elektrotermickou atomizací (ETA), označovaných 
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v anglickojazyčné literatuře také jako spektrometry s grafitovou pecí (GF-AAS). Spektro-

metr využívá kontinuální zdroj záření, xenonovou výbojku, s rozsahem vlnových délek 

185–900 nm. Kapalné vzorky jsou dávkovány automatickým podavačem MPE 60 (Analytik 

Jena) do transverzálně (příčně) vyhřívané grafitové kyvety (trubice) s vrstvou pyrolytického 

uhlíku na povrchu. Teplotní program zahrnuje kroky sušení, pyrolýzu, adaptaci plynu, ato-

mizaci, čištění a chlazení (tab. 7). Teplotu jednotlivých kroků lze nastavit s přesností ± 1 °C 

a rampou (rychlostí nárůstu teploty) do 3 000 °C·s−1, maximální dosažitelná teplota je 

3 000 °C. Vizuální kontrolu dávkování vzorku a průběhu sušení umožňuje integrovaná ka-

mera. Vnitřní i vnější povrch grafitové kyvety v atomizační hlavici je omýván proudem vy-

soce čistého argonu (čistota 5.0, tzn. 99,9990 %; Messer Technogas, Česká republika). 

 Selektivitu analýzy zajišťuje dvojitý monochromátor typu échelle s vysokým rozlišením 

(λ/Δλ = 145 000), obsahující optický hranol z křemenného skla a difrakční mřížku typu 

échelle. Přesnost volby vlnové délky je zajištěna automatickou vnitřní kalibrací pomocí zá-

ření emitovaného integrovanou neonovou výbojkou. 

 Používaný spektrometr je vybaven polovodičovým CCD detektorem se zvýšenou citli-

vostí v UV oblasti spektra; rozlišení detektoru 2 pm/pixel při vlnové délce 200 nm. Detektor 

umožňuje zaznamenat nejen hodnotu intenzity zvolené absorpční čáry, ale současně i jejího 

okolí v rozsahu až 1 nm vlnové délky. Ze zaznamenaného spektra lze získat informace o pří-

tomnosti spektrálních interferencí. Získané spektrum zároveň umožňuje přímou, simultánní 

korekci pozadí (nespektrální interference) [184]. Přístroj byl ovládán prostřednictvím pro-

gramu Aspect CS, verze 2.2.2 (Analytik Jena). 

 

Tab. 7: Teplotní program použitý při stanovení kovů metodou ETA-AAS 
 

 * Průtok Ar v těchto fázích zastaven; a Ni; b Cu; c Pb; d Cd; e As 

 Fáze Teplota (°C) Teplotní rampa 

(°C·s
−1

) 

Doba konstantní 

teploty (s) 

1 Sušení 80 6 20 

2 Sušení 90 3 20 

3 Sušení 110 5 10 

4 Pyrolýza 350 50 20 

5 Pyrolýza 1050a/1100be/800c/600d 300 10 

6 Adaptace plynu* 1050a/1100be/800c/600d 0 5 

7 Atomizace* 2300a/2000b/1500c/1200d/2200e 1500abce/1400d 5a/4bce/3d 

8 Čištění 2450 500 4 
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Tab. 8: Parametry stanovení kovů metodou ETA-AAS. Uvedena vlnová délka, při níž probíhalo 

měření, rozsah kalibrace s typem kalibrační křivky a použitý modifikátor. 

 

* Typ kalibrační křivky v závorce: lineární – obecná přímka ve tvaru  ax + b; nelineární – racio-

nální funkce ve tvaru (a + bx)/(1 + cx), kde x je koncentrace analytu a a, b, c konstanty. 

 

 Stanovení těžkých kovů bylo provedeno metodou kalibrační křivky. Základní parametry 

analýzy jednotlivých prvků jsou uvedeny v tab. 8. 

 Vzorky byly před analýzou zředěny roztokem vysoce čisté kyseliny dusičné o koncen-

traci přibližně 0,5 %. Před každým měřením série vzorků byla provedena automatická ka-

librace s využitím kalibračních standardů Ni, Cu, Pb, Cd a As pro AAS o koncentraci 

(1000 ±4) mg·l−1 (řada TraceCERT, Fluka Analytikal, Švýcarsko). Roztoky standardu byly 

vždy ředěny v odměrných baňkách pomocí 0,5% HNO3 v deionizované vodě na koncentraci 

nejvyššího bodu kalibrace. Přístroj pak dalším ředěním tohoto roztoku automaticky proměřil 

kalibrační řadu pro daný prvek (koncentrace 10; 20; 50 a 100 µg·l−1 pro Ni, Cu a Pb, 12,5; 

25; 35 a 50 µg·l−1 pro Cd a 80; 160; 400 a 800 µg·l−1 pro As). Do kalibrace byl rovněž 

zahrnut nulový bod (čistá 0,5% HNO3). Množství vzorku dávkovaného na platformu grafi-

tové kyvety bylo 20 µl s přídavkem 5 µl modifikátoru (kromě stanovení Cd). Jako slepý 

vzorek byla vždy použita samotná 0,5% HNO3, jež sloužila také k ředění vzorků. Analýza 

byla prováděna v grafitové kyvetě s integrovanou platformou. Každý vzorek byl měřen dva-

krát a výsledné hodnoty koncentrace vyjádřeny jako aritmetický průměr.  

 

3.2.3 Vyhodnocení experimentálních dat pomocí modelů 

 adsorpční kinetiky 
 

Naměřené hodnoty zbytkové koncentrace těžkých kovů, ct, byly převedeny na adsorbované 

množství v čase t, qt, podle rovnice 2.18. Za hodnoty počáteční koncentrace, c0, byly dosa-

zovány změřené koncentrace zásobních roztoků dělené příslušným zřeďovacím faktorem. 

Za objem reakční směsi, V, byla dosazována hodnota 60 ml a za hmotnost adsorbentu, m, 

Prvek λ (nm) Rozsah kalibrace (µg·l
−1

)* Modifikátor 

Ni 232,0 10–100 (lineární) 0,1% Mg(NO3)2 

Cu 324,8 10–100 (lineární) 0,1 % Pd(NO3)2 + 0,05%  Mg(NO3)2 

Pb 217,0 10–100 (nelineární) 0,1% NH4H2PO4 

Cd 228,8 12,5–50 (nelineární) – 

As 193,7 80–800 (nelineární) 0,1 % Pd(NO3)2 + 0,05%  Mg(NO3)2 
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byla dosazována hodnota 60 mg v případě experimentů s Ni(II), Cd(II) a As(V) a 6 mg v pří-

padě experimentů s Cu(II) a Pb(II). Získané hodnoty qt z experimentů realizovaných ve třech 

replikách byly zprůměrovány (v některých případech byl po vyloučení odlehlého výsledku 

počítán průměr ze dvou replik) a vypočtena směrodatná odchylka výběru. 

 Závislosti adsorbovaného množství, qt, na čase byly proloženy křivkami adsorpčních 

modelů pseudoprvního řádu (PFO) a pseudodruhého řádu (PSO). Nelineární regrese závis-

losti qt na t podle rovnic 2.20 a 2.23 byla provedena v programu OriginPro (verze 2022b, 

OriginLab, USA) s použitím Levenbergova-Marquadrtova algoritmu. Počáteční odhady pa-

rametrů byly získány z lineární regrese podle rovnic 2.21 a 2.24. V případě PFO byla pro-

vedena lineární regrese závislosti ln(qe/(qe − qt)) na t; za qe zde byla dosazována experimen-

tálně zjištěná hodnota adsorbovaného množství v čase 24 h. Hodnota směrnice uvedené zá-

vislosti, rovná rychlostní konstantě pseudoprvního řádu, k1 byla použita jako počáteční od-

had v nelineární regresi. V případě PSO byla provedena lineární regrese závislosti t/qt na t. 

Počáteční odhad parametru qe (adsorbované množství v rovnováze) byl získán ze směrnice 

a podle vztahu qe = 1/a. Počáteční odhad rychlostní konstanty pseudodruhého řádu, k2, byl 

získán z úseku b podle vztahu k2 = 1/(qe
2b). 

 Výběr vhodnějšího regresního modelu byl učiněn pomocí nástroje pro porovnání mo-

delů (Compare Models) v programu OriginPro. Nelineární modely PFO a PSO byly porov-

nány na základě hodnot Akaikova informačního kritéria (AIC). Akaikovo informační krité-

rium je určeno ze vztahu 3.1, 
 

 

kde n je počet experimentálních bodů, k počet parametrů a Se reziduální součet čtverců (sou-

čet druhých mocnin tzv. reziduí, tedy rozdílů mezi experimentálně zjištěnými hodnotami 

závisle proměnné yi a hodnotami předpovězenými modelem, ŷi, viz rovnice 3.2). Uvedený 

vztah 3.1 obsahuje korekci na nízký počet experimentálních bodů a platí pro n/k < 40. 

 

 Akaikovo informační kritérium zohledňuje věrohodnost daného modelu a jeho složitost. 

Za nejvhodnější model pro danou sadu experimentálních dat je považován ten, který má 

nejnižší hodnotu AIC. Liší-li se hodnota AIC pro daný model od nejnižší hodnoty (AICmin) 

o méně než 2, pak je tento model také dostatečně vhodný. Se zvětšujícím se rozdílem 

 AIC = 𝑛 ln
𝑆𝑒

𝑛
+ 2𝑘 +

2𝑘(𝑘 + 1)

𝑛 − 𝑘 − 1
 

 
3.1 

 𝑆𝑒 = ∑ (𝑦𝑖 − 𝑦̂𝑖)2

𝑛

𝑖 = 1

 
 

3.2 
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vzhledem k hodnotě AICmin klesá vhodnost použití daného modelu. Je-li rozdíl hodnot AIC 

větší než 10, pak lze daný model oproti nejvhodnějšímu spolehlivě označit jako nevhodný 

[185]. Na základě vypočtených hodnot AIC lze také pro každý porovnávaný model určit 

parametr wi, označovaný jako Akaikova váha: 
 

 

kde ΔiAIC je rozdíl AICi − AICmin; ve jmenovateli je sumace přes všechny porovnávané 

modely, v případě porovnávání dvou modelů má jmenovatel tvar 1 + exp (−
1

2
∆AIC). Součet 

wi pro všechny porovnávané modely je pak roven 1. 

 Podíl hodnot Akaikových vah pro libovolné dva modely určuje, kolikanásobně je jeden 

model vhodnější než druhý. Jsou-li hodnoty pro dva modely wi např. 0,8 a 0,2, pak je model 

s vyšší váhou 4krát vhodnější. 

 

3.2.4 Analýza složení povrchu částic metodou XPS 

 

Chemické složení povrchu částic nZVI po reakci s těžkými kovy bylo analyzováno metodou 

rentgenové fotoelektronové spektroskopie (XPS) na přístroji PHI 5000 VersaProbe II (Phy-

sical Electronics, USA). Zdrojem rentgenového záření je hliníková anoda (analýza se pro-

vádí pomocí charakteristického záření linie Al Kα o energii 1 486,7 eV). Záření je genero-

váno dopadem elektronů emitovaných elektronovým dělem na anodu, s možností rastrování 

elektronového svazku po jejím povrchu. Rastrování zaostřeným elektronovým svazkem po 

povrchu hliníkové anody způsobuje rovněž rastrování generovaného rentgenového záření po 

povrchu vzorku. Monochromatizace záření je zajištěna difrakcí na zakřiveném křemenném 

krystalu.  

 Měření probíhá v ultravysokém vakuu, jehož je dosaženo pomocí rotačních a turbomo-

lekulárních vývěv. Vzorek, umístěný na hliníkovém disku, je nejprve ve vstupní komoře ve 

vakuu (po dobu několika hodin) zbavován těkavých složek a adsorbovaných molekul plynů 

a až poté pomocí manipulátorů přesunut do hlavní komory. Pomocí vestavěného fotoaparátu 

je pořízen snímek, který slouží k výběru oblasti vzorku určené k analýze. Je možné zvolit 

bod (průměr analyzované plochy 9 µm až 200 µm) nebo linii, či provést mapování oblasti 

o rozměrech až 1×1 mm. 

 𝑤𝑖 =
exp (−

1
2 ∆𝑖AIC)

∑ exp (−
1
2 ∆𝑖AIC)𝑁

𝑖=1

 

 

3.3 
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 Emise fotoelektronů z povrchu vzorku způsobuje jeho nabíjení. Vznikající náboj je ne-

utralizován dopadem svazku nízkoenergetických elektronů z elektronového děla a zároveň 

dopadem iontů Ar+ z iontového děla (duální kompenzace náboje vzorku). Iontové dělo se 

dále využívá k čištění povrchu vzorku; postupné odprašování povrchových vrstev také 

umožňuje analýzu hloubkových profilů. Rozdělení emitovaných fotoelektronů v prostoru 

podle jejich kinetické energie zajišťuje hemisférický analyzátor, složený ze dvou opačně 

nabitých soustředných hemisfér. Volbou elektrického napětí na hemisférách je možné po-

stupně měnit úzkou oblast kinetické energie fotoelektronů dopadajících na multikanálový 

detektor, a získat tak fotoelektronové spektrum. 

 Metodou rentgenové fotoelektronové spektroskopie byly analyzovány vzorky sulfido-

vaných a nemodifikovaných částic nZVI po 120 min reakce s těžkými kovy. Disperze částic 

(S-)nZVI byly připraveny podle postupu uvedeného v kapitole 3.2.1 se stejnými koncentra-

cemi těžkých kovů (viz tab. 6). Po 120 min reakce byly vialky s disperzemi přeneseny do 

rukavicového boxu. Přiložením permanentního magnetu byly částice odděleny z disperze 

a vodná fáze dekantována. Následně byly částice dvakrát promyty malým množstvím 

96% ethanolu. Po dalším přídavku ethanolu byly vialky s částicemi skladovány do druhého 

dne v chladničce. Obdobně byly získány vzorky čerstvě připravených sulfidovaných a ne-

modifikovaných částic nZVI (odebrány z 20% disperze a promyty ethanolem) a také vzorky 

částic (S-)nZVI o koncentraci 1 000 mg·l−1 po 120 min v čisté DO/DI vodě. 

 Vzorky pro analýzu byly odebírány z disperzí částic v ethanolu krátce ponechaných 

v ultrazvukové lázni. Na hliníkový disk byly nanášeny kapky disperzí, až se odpařením etha-

nolu utvořila souvislá vrstva. Měření probíhalo v ultravysokém vakuu (1,6·10-7 Pa) a při la-

boratorní teplotě. Při měření byla využita duální kompenzace náboje vzorku. 

 Přehledová spektra byly načítána v rozsahu vazebných energií 1100–0 eV s nastavením 

energie průchodu (energie elektronů na výstupu z analyzátoru, pass energy) 187,850 eV 

a velikostí kroku 0,8 eV (spektrum v uvedeném rozsahu je proměřeno v krocích po 0,8 eV). 

Spektra s vysokým rozlišením byla načítána s nastavením energie průchodu 23,500 eV a ve-

likostí kroku 0,2 eV. Získaná spektra byla posunuta na ose vazebných energií tak, aby hod-

nota fotoelektronové linie uhlíku C 1s s vazbou C–C byla 248,80 eV. 

 Ke zpracování spekter byl použit program MultiPak (Physical Electronics). Zastoupení 

prvků bylo vypočteno s využitím relativních citlivostních faktorů (RSF), které jsou součástí 

programu MultiPak. Kvantifikace byla provedena u prvků Fe, O, C, S (u vzorků S-nZVI) 

a příslušných těžkých kovů. Výsledné hodnoty jsou uváděny v atomárních procentech. 
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 U každého vzorku byla (kromě přehledového spektra) změřena spektra s vysokým roz-

lišením pro železo (Fe 2p), kyslík (O 1s), uhlík (C 1s) a síru (S 2p) a v jednotlivých případech 

spektra příslušných těžkých kovů (Ni 2p, Cu 2p, Pb 4f, Cd 3d a As 3d). Spektra síry a těž-

kých kovů byla proložena křivkami, případně byly vybrané fotoelektronové linie rozloženy. 

Na základě hodnot vazebné energie v maximech křivek byly fotoelektronovým liniím přiřa-

zeny chemické formy jednotlivých prvků z databáze (součást programu MultiPak) a z lite-

ratury. Naměřená a vyhodnocená spektra byla vyexportována ve formě textových souborů 

a vizualizována v programu OriginPro. 
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4 VÝSLEDKY A DISKUSE 

 

4.1 Interakce částic (S-)nZVI s těžkými kovy: kinetika 

 

V této kapitole jsou uvedeny výsledky kinetických experimentů s nemodifikovanými a sul-

fidovanýmu částicemi nZVI vybranými pěti těžkými kovy (Ni, Cu, Pb, Cd a As). V tab. P.1 

a P.2 v příloze jsou doplněny změřené hodnoty pH a oxidačně-redukčního potenciálu pro 

používanou vodu, čisté roztoky solí těžkých kovů, samotné disperze částic nZVI a S-nZVI, 

a hodnoty změřené po 120 min průběhu experimentů. 

 
 

4.1.1 Nikl 

 

Výsledky experimentu se sulfidovanými a nemodifikovanými částicemi nZVI pro odstra-

nění niklu v hmotnostním poměru 10 : 1 (nZVI : Ni) jsou znázorněny na obr. 13. Chybové 

úsečky u datových bodů představují směrodatnou odchylku určenou z měření tří replik. 

V tab. 9 jsou pak shrnuty parametry získané pomocí modelů adsorpční kinetiky, tj. kinetické 

konstanty a hodnoty adsorbovaného množství v rovnováze, qe. Pro srovnání jsou uvedeny 

experimentálně stanovené hodnoty adsorbovaného množství v čase 24 h, označené qe, exp. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 13: Vývoj adsorbovaného množství niklu v čase. Experimentální data jsou modelována ad-

sorpční kinetikou pseudoprvního řádu (PFO) a pseudodruhého řádu (PSO). 

Ni(II) 
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Tab. 9: Parametry modelů adsorpční kinetiky pseudoprvního (PFO) a pseudodruhého řádu 

(PSO) při odstranění Ni(II) pomocí nemodifikovaných a sulfidovaných částic nZVI. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Vzhledem k použitému hmotnostnímu poměru částic (S-)nZVI a Ni(II), tj. 10 : 1, je 

teoretické maximální adsorbované množství 100 mg·g−1. V případě částic S-nZVI bylo bě-

hem 120 min dosaženo hodnoty přibližně 97 mg·g−1, která zůstala beze změny i po uplynutí 

24 h. Obdobné hodnoty byly získány také z adsorpčních modelů pseudoprvního a pseu-

dodruhého řádu. V případě částic nZVI bylo adsorbované množství Ni(II) po 120 min asi 

35 mg·g−1, nebylo však dosaženo ustáleného stavu a po 24 h byl zjištěn nárůst na přibližně 

61 mg·g−1. Tomu je bližší hodnota qe získaná z modelu PSO. Z porovnání rychlostních kon-

stant vyplývá zvýšení k1 na více než trojnásobek a k2 na pětinásobek vzhledem k S-nZVI. 

Podle rozdílů hodnot Akaikova informačního kritéria v tab. 10 je pro popis odstranění Ni(II) 

pomocí částic S-nZVI výrazně vhodnější zvolit kinetický model pseudoprvního řádu. V pří-

padě částic nZVI je naopak poněkud vhodnější model pseudodruhého řádu; tento model po-

skytuje hodnotu qe bližší experimentálně stanovené hodnotě qe, exp., na druhou stranu je zde 

relativně velká nejistota v hodnotě rychlostní konstanty k2. 

 

Tab. 10: Porovnání modelů PFO a PSO pro odstranění Ni(II) na základě hodnot Akaikova 

informačního kritéria a příslušných Akaikových vah 

 

 

 

 

 

 

 

Model Parametr nZVI S-nZVI 

 qe, exp. (mg·g−1) 60 ±4 97,2 ±0,2 

PFO 

qe (mg·g−1) 38 ±3 97,5 ±0,1 

k1 (min−1) (2,0 ±0,3)·10−2 (6,6 ±0,3)·10−2 

PSO 

qe (mg·g−1) 51 ±5 102 ±1 

k2 (g·mg−1·min−1) (3,6 ±1,1)·10−4 (1,8 ±0,4)·10−3 

Model 

nZVI S-nZVI 

AIC wi AIC wi 

PFO 18 0,25 32 0,99 

PSO 16 0,75 41 0,012 

Vhodnější model PSO PFO 
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 Srovnatelných výsledků s částicemi S-nZVI připravenými jednostupňovou metodou do-

sáhli Y. Su et al. [171]. Se shodným poměrem S-nZVI : Ni (koncentrace 500 a 50 mg·l−1) 

bylo po 120 min zjištěno odstranění přibližně 99 % Ni(II), zatímco při použití nemodifiko-

vaných částic nZVI byla účinnost odstranění okolo 59 %. L. Liang et al. naopak při experi-

mentech s výchozími koncentracemi 2,5 g·l−1 částic (S-)nZVI a 750 mg·l−1 Ni(II) pozorovali 

výrazné snížení účinnosti odstranění Ni(II) při použití sulfidovaných částic [172]. V této 

studii byl ovšem zvolen výrazně vyšší poměr S : Fe (0,75, resp. 3 : 4). Experimenty s odstra-

ňováním Ni(II) částicemi S-nZVI připravenými dvoustupňovou metodou nebyly v literatuře 

nalezeny. 

 

4.1.2 Měď 

 

Výsledky kinetických experimentů s částicemi (S-)nZVI pro odstranění mědi ve stejném 

hmotnostním poměru ukazuje obr.14. Odstranění iontů Cu2+ z vodných roztoků pomocí čás-

tic nZVI probíhá obvykle velmi rychle a s vysokou účinností [186,187]. Hmotnostní poměr 

1 : 1 částic (S-)nZVI a mědi byl zvolen proto, aby bylo možné vliv sulfidace zhodnotit.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 14: Vývoj adsorbovaného množství mědi v čase. Experimentální data jsou modelována ad-

sorpční kinetikou pseudoprvního řádu (PFO) a pseudodruhého řádu (PSO). 

Cu(II) 
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Pokud by bylo využito desetinásobné koncentrace částic (S-)nZVI oproti mědi jako u expe-

rimentů s ostatními kovy (kromě olova a kadmia), rozdíl mezi účinností částic nZVI 

a S-nZVI by na zvolené časové škále byl pravděpodobně minimální. V experimentu s ne-

modifikovanými částicemi nebyly odebrány vzorky pro stanovení zbytkové koncentrace 

mědi v čase 90 min, a na obr. 14 tak chybí příslušný experimentální bod.  

 Průběh odstranění iontů Cu2+ bylo možné pozorovat vizuálně – již v čase 5 min, kdy 

byly odebírány první vzorky, získala původně černošedá disperze hnědý odstín, který je zře-

jmě důsledkem redukce iontů Cu2+ na elementární měď nebo oxid měďný, Cu2O.  

 Hodnoty adsorbovaného množství po 24 h, qe, exp., v tab. 11 naznačují, že měď je odstra-

něna v relativně stabilní formě, která omezuje zpětné uvolnění do vodného prostředí. Z ki-

netických modelů je podle hodnot adsorbovaného množství v rovnováze v případě částic 

nZVI i S-nZVI vhodnější kinetika pseudodruhého řádu. Hodnoty kinetických konstant pro 

experiment se sulfidovanými částicemi nejsou vyšší než v případě nemodifikovaných částic.   

Ionty Cu2+ tedy nejsou odstraněny pomocí částic S-nZVI rychleji, ale zato s vyšší účinností. 

Důvodem mohou být změny mechanismu, které v případě S-nZVI umožňují navázání vět-

šího množství mědi. 

 

Tab. 11: Parametry modelů adsorpční kinetiky pseudoprvního a pseudodruhého řádu při od-

stranění Cu(II) pomocí částic (S-)nZVI. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Průběh interakce iontů Cu2+ s částicemi (S-)nZVI lépe vystihuje kinetika pseudodru-

hého řádu také podle stanovených hodnot Akaikova informačního kritéria (tab. 12). Průběh 

po 60 min (obr. 13) naznačuje, že řád této interakce může být vyšší než 2. 

 Experimenty s částicemi S-nZVI a mědí realizovali W. Xu et al. s koncentrací 5 g·l−1 

částic (S-)nZVI a 100 mg·l−1 iontů Cu2+ [174]. Kvůli vysokému poměru (S-)nZVI : Cu však 

byla veškerá měď odstraněna téměř okamžitě s minimálním rozdílem mezi účinností sulfi-

dovaných a nemodifikovaných částic. Obdobných výsledků dosáhli také L. Liang et al. 

Model Parametr nZVI S-nZVI 

 qe, exp. (mg·g−1) 540 ±50 960 ±50 

PFO 

qe (mg·g−1) 490 ±20 790 ±30 

k1 (min−1) 0,20 ±0,04 0,17 ±0,04 

PSO 

qe (mg·g−1) 540 ±20 900 ±30 

k2 (g·mg−1·min−1) (5 ±1)·10−4 (2,4 ±0,5)·10−4 
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Pb(II) 

[172]. P. Slovák et al. porovnali hodnoty adsorpční kapacity iontů Cu2+ pro různé materiály 

na základě více než sta publikovaných prací (do roku 2016) [188]. Hodnota zjištěná pro 

částice S-nZVI v této práci, tj. přibližně 960 mg·g−1, by v uvedeném srovnání patřila mezi 

nejvyšší, překonána jen materiály na bázi grafenu. 

 

Tab. 12: Porovnání modelů PFO a PSO pro odstranění Cu(II) na základě hodnot Akaikova 

informačního kritéria a příslušných Akaikových vah 

 

 

 

 

 

 

 
 

4.1.3 Olovo 

 

Odstranění olova pomocí částic (S-)nZVI bylo testováno s poměrem částic a Pb2+ 1 : 1 

(obr. 15). V experimentu se sulfidovanými částicemi bylo odstraněno téměř veškeré olovo 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 15: Vývoj adsorbovaného množství olova v čase. Experimentální data jsou modelována ad-

sorpční kinetikou pseudoprvního řádu (PFO) a pseudodruhého řádu (PSO). 

Model 

nZVI S-nZVI 

AIC wi AIC wi 

PFO 16 0,033 29 6,7·10−3 

PSO 9,1 0,97 19 0,99 

Vhodnější model PSO PSO 
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a lze předpokládat, že by se přídavkem iontů Pb2+ adsorbované množství dále zvyšovalo. 

Z tohoto důvodu je v případě experimentu s částicemi S-nZVI omezena vypovídací schop-

nost parametrů kinetických modelů (tab. 13) a jejich porovnání (tab. 14). 

 

Tab. 13: Parametry modelů adsorpční kinetiky pseudoprvního a pseudodruhého řádu při od-

stranění Pb(II) pomocí částic (S-)nZVI. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tab. 14: Porovnání modelů PFO a PSO pro odstranění Pb(II) na základě hodnot Akaikova 

informačního kritéria a příslušných Akaikových vah 

 

 

 

 

 

 

 

 V případě částic nZVI je hodnota qe podle kinetiky pseudodruhého řádu bližší hodnotě 

stanovené experimentálně a tento model je na základě Akaikova informačního kritéria vhod-

nější. 

 Odstranění olova pomocí částic nZVI je obvykle značně účinné. V literatuře byly publi-

kovány hodnoty adsorbovaného množství v rovnováze výrazně přes 1 000 mg·g−1 [189]. 

Zvýšení účinnosti odstranění olova pomocí částic S-nZVI zjistili X. Wei et al. (koncentrace 

částic 2 g·l−1 a Pb2+ 50 µM·l−1), přičemž jako nejúčinnější byly označeny částice s poměrem 

síry a železa 0,2 [190]. Výrazný vliv sulfidace na účinnost odstranění olova se neprojevil při 

koncentraci částic 300 mg·l−1 a 10 mg·l−1 Pb2+ v práci Z. Luo et al. [191]. 

 

Model Parametr nZVI S-nZVI 

 qe, exp. (mg·g−1) 680 ±80 1008 ±2 

PFO 

qe (mg·g−1) 610 ±10 1016,63 ±0,04 

k1 (min−1) (3,4 ±0,1)·10−2 0,13 ±0,02 

PSO 

qe (mg·g−1) 730 ±10 1038 ±5 

k2 (g·mg−1·min−1) (5,0 ±0,3)·10−5 (3,8 ±0,8)·10−4 

Model 

nZVI S-nZVI 

AIC wi AIC wi 

PFO 5,3 0,033 6,7 0,76 

PSO −1,4 0,97 9,0 0,24 

Vhodnější model PSO PFO 
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4.1.4 Kadmium 

 

Výsledky experimentu s částicemi (S-)nZVI pro odstranění kadmia zobrazuje obr. 16. 

Vzhledem k obvyklé relativně nízké účinnosti odstranění kadmia byl využit vyšší poměr 

částic nZVI a iontů Cd2+, a to 30 : 1, s koncentrací Cd2+ 33 mg·l−1. Hodnoty naměřené zbyt-

kové koncentrace kadmia při experimentu s nemodifikovanými částicemi byly zatíženy vel-

kou chybou. Zde se projevilo omezení použité metody pro jeho stanovení. Analýza Cd po-

mocí ETA-AAS je v porovnání s ostatními kovy stanovovanými v rámci této práce nejcitli-

vější. Měření probíhalo v relativně úzkém rozsahu kalibrace 12,5–50 µg·l−1, v němž byla 

zároveň závislost absorbance na koncentraci nelineární. Nejistota, která byla do analýzy vne-

sena v důsledku ředění vzorků (v tomto případě zpravidla tisícinásobném), se tak ještě zvý-

raznila. Vzhledem k nízké kvalitě dat nebyla získaná data modelována adsorpční kinetikou. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 16: Vývoj adsorbovaného množství kadmia v čase. Experimentální data pro S-nZVI jsou 

modelována adsorpční kinetikou pseudoprvního řádu (PFO) a pseudodruhého řádu (PSO). 

 

 Parametry kinetických modelů odstranění kadmia pomocí částic S-nZVI jsou uvedeny 

v tab. 15. Hodnoty adsorbovaného množství v rovnováze podle obou modelů jsou blízké 

experimentálně stanovené hodnotě (28,2 ±0,2) mg·g−1, celkový průběh však výrazně lépe 

popisuje kinetika pseudodruhého řádu (tab. 16). 

Cd(II) 
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Tab. 15: Parametry modelů adsorpční kinetiky pseudoprvního a pseudodruhého řádu při od-

stranění Cd(II) pomocí částic S-nZVI. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tab. 16: Porovnání modelů PFO a PSO pro odstranění Cd(II) na základě hodnot Akaikova 

informačního kritéria a příslušných Akaikových vah 

 

 

 

 

 

 

 

 Podle D. Lv et al. je odstranění kadmia nejúčinnější pomocí částic S-nZVI s poměrem 

S a Fe 0,3 (téměř úplné odstranění kadmia během 15 min při koncentraci částic (S-)nZVI 

300 mg·l−1 a počáteční koncentraci Cd2+ 20 mg·l−1) [167]. Podle Y. Su et al. jsou pro odstra-

nění kadmia pomocí částic S-nZVI výhodnější aerobní podmínky [171]. Experimenty se sul-

fidovanými částicemi připravenými dvoustupňovou metodou (poměr S a Fe 0,3) provedli R. 

Li et al. [192]. Pomocí částic S-nZVI o koncentraci 50 mg·l−1 bylo dosaženo úplného od-

stranění kadmia v chelátovém komplexu s kyselinou ethylendiamintetraoctovou (EDTA) 

o počáteční koncentraci 2 mg·l−1 v průběhu 30 min. Experiment probíhal v kyselém prostředí 

(pH 3,5) s vysokou salinitou (koncentrace NaCl 20 g·l−1). Nižší účinnost odstranění kadmia 

v této práci v porovnání s uvedenými studiemi může souviset s nízkým poměrem S a Fe 

(0,01) v použitých částicích S-nZVI. 

 

 

 

Model Parametr nZVI S-nZVI 

 qe, exp. (mg·g−1) 8 ±2 28,2 ±0,2 

PFO 

qe (mg·g−1) – 26,99 ±0,07 

k1 (min−1) – 0,23 ±0,05 

PSO 

qe (mg·g−1) – 27,8 ±0,2 

k2 (g·mg−1·min−1) – (1,9 ±0,4)·10−2 

Model 

S-nZVI 

AIC wi 

PFO 7,9 0,022 

PSO 0,28 0,98 

Vhodnější model PSO 
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4.1.5 Arsen 

 

Průběh odstranění arsenu ve formě hydrogenarseničnanu, HAsO4
2−, částicemi (S-)nZVI zob-

razuje obr. 17. Účinnost odstranění arsenu pomocí oxidů železa značně závisí na pH. Pro 

sloučeniny As(III) roste s vyšším pH, naopak pro sloučeniny As(V) roste s nižším pH [97, 

s. 272]. Podle W. Zhang et al. je optimální pH pro odstranění As(V) pomocí přírodních 

minerálů Fe(III) v rozmezí 4,5–6,5 [193]. 

 Připravený roztok Na2HAsO4·7H2O byl zásaditý (pH 8,2), pravděpodobně v důsledku 

hydrolýzy iontů HAsO4
2− (rovnice 4.1). Pomocí kyseliny chlorovodíkové o koncentraci při-

bližně 0,1 mol·l−1 byly roztoky Na2HAsO4 okyseleny na hodnotu 5,5. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 17: Vývoj adsorbovaného množství arsenu částicemi nZVI a S-nZVI v čase. Experimen-

tální data v čase 120 min splývají. Bod nZVI – 5 min nebyl zahrnut do modelů adsorpční kinetiky 

pseudoprvního a pseudodruhého řádu. 

 

 Dosažené experimentální hodnoty adsorbovaného množství po 24 h a zjištěné hodnoty 

kinetických konstant (tab. 17) jsou mírně vyšší pro částice S-nZVI. Hodnoty qt pro nZVI 

v čase 5 min jsou odchýleny od pozorovaného trendu a nebyly uvažovány v modelech ad-

sorpční kinetiky. Pravděpodobně se nejedná o anomálii, ale spíše o chybu při analýze AAS. 

  HAsO4
2−(𝑎𝑞) + H2O ⇌ H2AsO4

2−(𝑎𝑞) + OH− (𝑎𝑞)    4.1 

As(V) 
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Tab. 17: Parametry modelů adsorpční kinetiky pseudoprvního a pseudodruhého řádu při od-

stranění Cd(II) pomocí částic S-nZVI. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Na základě hodnot Akaikova informačního kritéria (tab. 18) je v obou případech vhod-

nější model pseudoprvního řádu. Pro částice S-nZVI připravené jednostupňovou metodou 

může být vhodnější kinetika pseudodruhého řádu. Tuto možnost podporují následující stu-

die: P. Singh et al. testovali účinnost odstranění As(V) s koncentraci 10 mg·l−1 v disperzi 

částic S-nZVI (500 mg·l−1) s pH upraveným na hodnotu 7 [169]. Zjištěný optimální poměr 

S a Fe byl 0,1 a vhodnější se ukázala kinetika PSO (použity byly jen linearizované formy 

kinetických modelů). C. Zhou et al. testovali kompozitní materiál tvořený částicemi S-nZVI 

a zeolitem v hmotnostním poměru 1 : 6 [194]. Na základě experimentů s koncentracemi 

kompozitu 100 mg·l−1 a As(V) v rozsahu 1–5 mg·l−1 (pH 4) trvajících 24 h byly určeny 

hodnoty adsorbovaného množství v čase a získané hodnoty byly modelovány adsorpční ki-

netikou PFO a PSO v nelineárních formách. Porovnáním hodnot Akaikova informačního 

kritéria pro jednotlivé modely bylo v uvedené publikaci zjištěno, že kinetika pseudodruhého 

řádu popisuje průběh odstranění As(V) za uvedených podmínek výrazně vhodněji. 

 

Tab. 18: Porovnání modelů PFO a PSO pro odstranění As(V) na základě hodnot Akaikova 

informačního kritéria a příslušných Akaikových vah 

 

 

 

 

 

 

 

 

Model Parametr nZVI S-nZVI 

 qe, exp. (mg·g−1) 58 ±1 64,0 ±0,9 

PFO 

qe (mg·g−1) 56 ±1 55 ±1 

k1 (min−1) (2,4 ±0,3)·10−2 (4,0 ±0,4)·10−2 

PSO 

qe (mg·g−1) 72 ±5 65 ±4 

k2 (g·mg−1·min−1) (3 ±1)·10−4 (8 ±3)·10−4 

Model 

nZVI S-nZVI 

AIC wi AIC wi 

PFO 26 0,85 18 0,98 

PSO 29 0,15 26 0,019 

Vhodnější model PFO PFO 
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4.2 Charakterizace povrchu částic (S-)nZVI metodou XPS 

 

Povrch částic tvoří především kyslík, uhlík a železo, dále jsou zde zastoupeny síra (v případě 

částic S-nZVI) a křemík. Přehledové XPS spektrum vzorku částic nZVI po 120 min v čisté 

deionizované vodě zbavené rozpuštěného kyslíku (DO/DI voda) je uvedeno na obr. 18. 

Označeny jsou identifikované fotoelektronové linie a linie Augerových elektronů (O KLL, 

Fe LMM). V dále uvedených spektrech jsou z důvodu větší přehlednosti označeny již jen ty 

linie, na jejichž základě byla provedena kvantifikace zastoupení prvků, a další linie, které se 

ve spektru na obr. 18 nevyskytují. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 18: Přehledové spektrum vzorku částic nZVI po 120 min v čisté DO/DI vodě. 

 

 Přítomnost uhlíku ve vzorcích je pravděpodobně dána adsorbovanými molekulami etha-

nolu, v němž byly materiály před analýzou uchovávány, a dalších látek, k jejichž adsorpci 

mohlo dojít ze vzduchu bezprostředně před vložením vzorku do vstupní komory přístroje. 

Křemík, který byl detekován ve všech vzorcích, pochází zřejmě z prekurzoru pro přípravu 

částic nZVI.  

 Přehledové spektrum vzorku částic S-nZVI po 120 min v čisté DO/DI vodě je uvedeno 

na obr. 19. 

nZVI – 120 min 
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Obr. 19: Přehledové spektrum vzorku částic S-nZVI po 120 min v čisté DO/DI vodě. 

 

 V tab. 19 je uvedeno zastoupení prvků na povrchu čerstvě připravených částic (S-)nZVI 

(označeno nZVI – 0 a S-nZVI – 0) a na povrchu částic (S-)nZVI po 120 min v čisté DO/DI 

vodě. Stanovení touto metodou je pouze semikvantitativní, odchylky činí přibližně ±10 %. 

Z výsledků je patrné, že složení částic nZVI a S-nZVI se až na obsah síry výrazně neliší, 

a stejně tak nedochází ke změnám složení po 120 min v DO/DI vodě v porovnání s čerstvě 

připravenými částicemi.  

 

Tab. 19: Složení povrchu částic stanovené metodou XPS. Hodnoty udávají relativní zastoupení 

prvků v atomárních %. 
 

 

 

 

 

 

 

 * n. d.: složka nebyla detekována 

Vzorek Fe 2p O 1s C 1s S 2p 

nZVI – 0 18,4 57,9 23,7 n. d. 

nZVI – 120 min 19,4 55,6 25,1 n. d. 

S-nZVI – 0 16,8 54,7 25,8 2,7 

S-nZVI – 120 min 18,1 54,6 25,1 2,2 

S-nZVI – 120 min 
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 Informace o tom, v jaké formě jsou uvedené prvky přítomny, lze získat ze spekter s vy-

sokým rozlišením. Spektra železa (Fe 2p) pro nemodifikované a sulfidované částice nZVI 

jsou uvedena na obr. 20 a 21. Interpretace těchto spekter je relativně obtížná; přítomné široké 

pásy jsou konvolucí fotoelektronových linií železa ve formě oxidů a hydroxidů. Pík na pozici 

přibližně 706,5 eV lze připsat elementárnímu železu [195,196]. V případě vzorku S-nZVI 

zde může být také příspěvek železa ve formě sulfidu FeS2 s blízkou hodnotou vazebné ener-

gie [196,197]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 20: XPS spektrum s vysokým rozlišením v oblasti Fe 2p vzorku částic nZVI po 120 min 

v čisté DO/DI vodě. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

nZVI – 120 min (Fe 2p) 
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Obr. 21: XPS spektrum s vysokým rozlišením v oblasti Fe 2p vzorku částic S-nZVI po 120 min 

v čisté DO/DI vodě. 

 

 Spektra s vysokým rozlišením v oblasti kyslíku (O 1s) jsou uvedena na obr. 22 a 23. 

Široký pás je tvořen příspěvky kyslíku v oxidech (okolo 530 eV) a kyslíku v povrchových 

hydroxylových skupinách (přibližně 531,5 eV); dalším příspěvkem může být kyslík v adsor-

bovaných molekulách vody (532–534 eV) [195,197,198] nebo adsorbovaného CO2, pří-

padně organických látek. Spektra vzorků částic nZVI a S-nZVI se příliš neliší a svým tvarem 

souhlasí s publikovanými spektry získanými pro částice nZVI ponechané ve vodném pro-

středí [157]. Takto je potvrzena přítomnost hydroxylových skupin na povrchu částic, jež se 

významně podílí na interakci s rozpuštěnými formami těžkých kovů. 

 

 

 

 

 

 

 

S-nZVI – 120 min (Fe 2p) 
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Obr. 22: XPS spektrum s vysokým rozlišením v oblasti O 1s vzorku částic nZVI po 120 min 

v čisté DO/DI vodě. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 23: XPS spektrum s vysokým rozlišením v oblasti O 1s vzorku částic S-nZVI po 120 min 

v čisté DO/DI vodě. 

nZVI – 120 min (O 1s) 

S-nZVI – 120 min (O 1s) 
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 Proložené fotoelektronové spektrum síry (S 2p) vzorku S-nZVI – 120 min je uvedeno 

na obr. 24. Pás s maximem okolo 162 eV byl rozložen se Shirleyho pozadím na dvě kompo-

nenty s poměrem ploch 2 : 1 a vzdáleností 1,2 eV. Hodnoty maxim těchto složek jsou 161,6 

a 162,8 eV a odpovídají dubletu síry ve formě (mono)sulfidu. V oblasti 162–166 eV se také 

mohou projevit příspěvky síry ve formě disulfidu, (S2)
2−, a polysulfidů, (Sn)

2−, případně ele-

mentární síry, S0 [195,196]. Pozice fotoelektronových linií různých forem síry se navíc liší 

v závislosti na tom, zda jsou atomy síry přítomny uvnitř povrchové vrstvy materiálu, anebo 

v přímém kontaktu s okolím [199]. Vzhledem k nízkému zastoupení síry ve vzorku a z toho 

plynoucího relativně nízkého poměru signál/šum ve spektru S 2p je možnost spolehlivé iden-

tifikace uvedených složek omezena. Lze vyloučit výraznější zastoupení síry ve formě síranu, 

SO4
2−, jež by se projevila linií okolo 169 eV [195,196]. Získané informace o přítomnosti síry 

dominantně ve formě sulfidu souhlasí s výsledky uvedenými v publikaci M. Brumovský 

et al., 2020, kde byla k přípravě částic S-nZVI využita identická metoda [138]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 24: Proložené fotoelektronové spektrum v oblasti S 2p vzorku částic S-nZVI po 120 min 

v čisté DO/DI vodě.
1 

 
1 V dalších proložených spektrech uvedených v této práci jsou z legendy vypuštěny prvky označující experi-

mentální data, proložení spektra křivkou („fit“) a pozadí. Jednotlivé barevně odlišené křivky ve spektrech mají 

vždy tento význam. 

S-nZVI – 120 min (S 2p) 
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4.3 Interakce částic (S-)nZVI s těžkými kovy: mechanismy 

 

Možné mechanismy odstranění těžkých kovů na základě výsledků analýzy povrchu částic 

pomocí XPS po 120 min reakce jsou zde diskutovány odděleně pro každý těžký kov. V pří-

loze jsou pro doplnění na obr. P.1 a P.2 přehledně uvedena spektra kyslíku (O 1s), na obr. P.3 

proložená spektra síry (S 2p) a v tab. P.3 hodnoty vazebné energie jednotlivých složek dub-

letu S 2p.  

 

4.3.1 Nikl 

 

Složení povrchu částic po reakci s Ni(II) určené na základě přehledových spekter na obr. P.4 

a P.5 v příloze je uvedeno v tab. 19, proložená fotoelektronová spektra Ni 2p s lineárním 

pozadím na obr. 25 pro částice nZVI a obr. 26 pro částice S-nZVI. Rozdíl v zastoupení niklu 

odpovídá rozdílu adsorbovaných množství v kinetických experimentech (viz kapitola 4.1.1). 

 Ve spektrech s vysokým rozlišením byl identifikován nikl ve formě hydroxidu (linie Ni 

2p3/2 na pozici 855,9–856,0 eV) a v elementární formě (linie Ni 2p3/2 na pozici 852,4 až 

852,5 eV) [200,201]. V případě částic S-nZVI je zastoupení Ni0 přibližně dvojnásobné 

oproti nemodifikovaným částicím. Přítomnost NiS, projevující se linií okolo 853 eV [202], 

nelze vyloučit, jednalo by se však zřejmě o velmi malé množství. Hlavním mechanismem 

odstranění Ni(II) pomocí částic nZVI i S-nZVI je tak pravděpodobně srážení ve formě hyd-

roxidu nikelnatého, Ni(OH)2, na povrchu částic (S-)nZVI s částečnou redukcí na elementární 

nikl. Přítomnost NiS po interakci částic S-nZVI s Ni(II) nebyla zjištěna ani ve studii X. Wei 

et al., kde bylo podobně pozorováno srážení hydroxidu nebo oxidu nikelnatého a redukce na 

elementární nikl [203]. Podle autorů však může být vznikající sulfid nikelnatý překryt vrst-

vou oxidů nebo sulfidů železa, což by omezovalo možnost jeho detekce. Navržený mecha-

nismus se v případě částic nZVI shoduje s výsledky studie X. Li a W. Zhang, 2007, kde je 

také na příkladu odstranění Ni pomocí částic nZVI a stejných částic po úplné oxidaci uká-

zána souvislost mezi přítomností kovového železa a redukcí iontů Ni2+ na Ni0 [157]. 

 

Tab. 19: Složení povrchu částic po reakci s Ni(II). Hodnoty udávají relativní zastoupení prvků 

v atomárních %. 
 

  

 

 

Materiál Fe 2p O 1s C 1s Ni 2p S 2p 

nZVI  14,8 56,6 23,6 5,1 n. d. 

S-nZVI  14,0 24,8 25,1 10,4 2,1 
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Obr. 25: Proložené XPS spektrum v oblasti Ni 2p vzorku částic nZVI po 120 min reakce. „sat.“ 

označuje satelitní shake-up fotoelektronové linie, které jsou důsledkem interakce emitovaných foto-

elektronů s valenčními elektrony atomů Ni. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 26: Proložené XPS spektrum v oblasti Ni 2p vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce. 

nZVI (Ni 2p) 

S-nZVI (Ni 2p) 
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4.2.2 Měď 

 

Povrch částic (S-)nZVI po reakci s ionty Cu2+ tvoří zejména měď, kyslík a uhlík (tab. 20 

a obr. P.5, P.6). Železo je zde překryto vrstvou mědi, a proto se na povrchu nevyskytuje 

v takové míře, aby mohlo být kvantifikováno.  

 

Tab. 20: Složení povrchu částic po reakci s Cu(II). Hodnoty udávají relativní zastoupení prvků 

v atomárních %. 
 

 

 

 

 

 Spektra Cu 2p (obr. 27 a 28) obsahují dublet na pozicích 932,7 eV a 952,5 eV. Tyto 

hodnoty odpovídají mědi v elementární formě nebo ve formě oxidu měďného, Cu2O [204]. 

Ve spektru kyslíku (O 1s) na obr. P.1 je patrná linie na pozici přibližně 530,5 eV, která může 

odpovídat mědi ve formě Cu2O [205]. Pro odlišení uvedených dvou forem se využívají 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 27: Proložené XPS spektrum v oblasti Cu 2p vzorku částic nZVI po 120 min reakce. 

Materiál Fe 2p O 1s C 1s Ni 2p S 2p 

nZVI  14,8 56,6 23,6 5,1 n. d. 

S-nZVI  14,0 24,8 25,1 10,4 2,1 

Materiál Fe 2p O 1s C 1s Cu 2p S 2p 

nZVI  n. d. 34,0 24,9 41,1 n. d. 

S-nZVI  n. d. 35,9 33,0 29,8 1,4 

Materiál Fe 2p O 1s C 1s Ni 2p S 2p 

nZVI  14,8 56,6 23,6 5,1 n. d. 

S-nZVI  14,0 24,8 25,1 10,4 2,1 

nZVI (Cu 2p) 
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Obr. 28: Proložené XPS spektrum v oblasti Cu 2p vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce. 

 

spektra Augerových elektronů (Cu LMM). Na obr. 29 jsou patrné linie na pozici 570 eV, 

které odpovídají mědi v Cu2O a linie na pozici 568 eV, která přísluší Cu0 nebo CuO [205]. 

Přítomnost CuO by se však projevila satelitními liniemi v oblasti 940–945 eV [204], které 

se v našem případě. V případě částic nZVI je patrné vyšší zastoupení Cu0 než u částic 

S-nZVI. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 29: Proložené spektrum v oblasti Augerových elektronů Cu LMM vzorku částic (S-)nZVI 

po 120 min reakce. 

nZVI (Cu LMM) S-nZVI (Cu LMM) 

S-nZVI (Cu 2p) 
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 Hlavním mechanismem odstranění mědi z roztoku pomocí částic nZVI a S-nZVI je tedy 

zřejmě redukce iontů Cu2+ a depozice na povrch částic ve formě oxidu měďného a elemen-

tární mědi. Odstranění iontů Cu2+ částicemi nZVI studovali pomocí XPS také D. Karabelli 

et al. za obdobných výsledků; redukci Cu2+ na Cu0 a Cu2O potvrdili analýzou částic pomocí 

rentgenové práškové difrakce (XRD) [186]. Tvorbu těchto látek při odstranění iontů Cu2+ 

částicemi nZVI pomocí XRD zjistili také S. Li et al. [187]. Při experimentu s odstraněním 

iontů Cu2+ pomocí částic nZVI ve formě porézních sférických superstruktur byla pozorována 

částečně redukce na Cu0 nebo Cu2O, ale také prostá adsorpce (v přibližně polovičním roz-

sahu oproti redukci) [188]. Hlavním mechanismem odstranění mědi pomocí částic S-nZVI 

je podle W. Xu et al. redukce [174]. Při experimentech s částicemi S-nZVI s vysokým ob-

sahem síry (poměr S a Fe 0,75) byla hlavním mechanismem naopak tvorba sulfidu a hydro-

xidu měďnatého a elementární měď nebyla detekována [172]. 

 

4.2.2 Olovo 

 

Složení povrchu vzorků částic nZVI a S-nZVI po reakci s Pb(II) se příliš neliší (tab. 21 a obr. 

P.8, P.9). Na povrchu částic nZVI byla překvapivě identifikována síra, která byla zřejmě 

přítomna v obdobném množství jako na povrchu částic S-nZVI. Fotoelektronové linie ve 

spektrech Pb 4f (obr. 30, 31) s hodnotami vazebné energie složek 4f7/2 138,3–138,4 eV 

a 137,9 eV odpovídají Pb ve formě Pb(II) (pravděpodobně hydroxid nebo oxid) a Pb0 

[189,206,207]. Obsah elementárního olova je oproti Pb(II) přibližně pětinový v případě 

vzorku nZVI a šestinový v případě vzorku S-nZVI. Hodnoty vazebné energie pro Pb ve 

formě PbS se od hodnot pro PbO liší obvykle o přibližně 1 eV [172,208], ze spekter v této 

práci není výraznější přítomnost PbS zřejmá. Vzhledem k podobnosti výsledků analýzy 

vzorků částic nZVI a S-nZVI nelze vyloučit, že došlo k záměně vzorku a v obou případech 

se jedná o sulfidované částice, a porovnání s nemodifikovanými částicemi tak není možné. 

 

Tab. 21: Složení povrchu částic po reakci s Pb(II). Hodnoty udávají relativní zastoupení prvků 

v atomárních %. 
 

 

 

 

  

Materiál Fe 2p O 1s C 1s Pb 4f S 2p 

nZVI  8,0 46,4 30,8 14,8 nestanoveno 

S-nZVI  9,5 44,6 28,3 13,4 4,3 
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Obr. 30: Proložené XPS spektrum v oblasti Pb 4f vzorku částic nZVI po 120 min reakce. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 31: Proložené XPS spektrum v oblasti Pb 4f vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce. 

nZVI (Pb 4f) 

S-nZVI (Pb 4f) 
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 Mechanismem odstranění olova pomocí částic S-nZVI je tedy pravděpodobně adsorpce 

Pb(II) a srážení PbO nebo Pb(OH)2 na povrchu částic a v menší míře redukce na Pb0. Ob-

dobné výsledky získali X. Wei et al. kombinací analýzy vzorků částic S-nZVI po reakci 

s Pb(II) pomocí metod XPS a XRD [190]. Olovo bylo na povrchu částic imobilizováno pře-

devším ve formě PbO a v menší míře jako Pb0 a PbS. L. Liang et al. podobně jako v případě 

mědi nedetekovali ve vzorcích elementární formu prvku, což bylo zřejmě důsledkem vyso-

kého obsahu síry v použitých částicích S-nZVI [172] . 

 

4.2.2 Kadmium 

 

V přehledových spektrech na obr. P.10 a P.11 a v tab. 22 je patrné vyšší zastoupení kadmia 

ve vzorku částic S-nZVI (přibližně trojnásobně) oproti vzorku částic nZVI, což dobře odpo-

vídá výsledkům kinetických experimentů (adsorbované množství kadmia po 24 h bylo v pří-

padě částic S-nZVI přibližně 28 mg·g−1, v případě částic nZVI okolo 8 mg·g−1). Síra ve 

vzorku částic nZVI nebyla detekována. 

 

Tab. 22: Složení povrchu částic po reakci s Cd(II). Hodnoty udávají relativní zastoupení prvků 

v atomárních %. 
 

 

 

 

 

 Proložená spektra Cd 3d5/2 jsou uvedena na obr. 32 a 33. Vzhledem k tomu, že jsou 

fotoelektronové linie dubletu Cd 3d dostatečně odděleny, postačuje analýza intenzivnější 

složky Cd 3d5/2. Pozice této linie byla v obou případech 405,4 eV. Fotoelektronové linie 

jednotlivých forem Cd se v hodnotách vazebné energie liší jen minimálně; získaná hodnota 

může odpovídat Cd ve formě CdO, Cd(OH)2, Cd0 nebo také CdS [209, s. 123]. Rozlišení 

uvedených chemických forem kadmia je možné provést na základě analýzy Augerových linií 

(Cd MNN) v oblasti vazebné energie okolo 1 100 eV (při využití Al Kα anody jako zdroje 

záření). Na základě této analýzy identifikovali X. Li a W. Zhang ve vzorku částic nZVI 

kadmium pouze ve formě Cd(II) [157]. Vzhledem k minimálnímu rozdílu standardních oxi-

dačně-redukčních potenciálů Cd a Fe podle autorů je redukce Cd(II) v přítomnosti částic 

nZVI nepravděpodobná a hlavním mechanismem odstranění Cd(II) je tak adsorpce. 

Materiál Fe 2p O 1s C 1s Cd 3d5/2 S 2p 

nZVI  14,5 57,7 25,4 2,4 n. d. 

S-nZVI  11,9 49,7 27,8 7,4 3,2 
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Obr. 32: Proložené XPS spektrum v oblasti Cd 3d5/2 vzorku částic nZVI po 120 min reakce. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 33: Proložené XPS spektrum v oblasti Cd 3d5/2 vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce. 

nZVI (Cd 3d5/2) 

S-nZVI (Cd 3d5/2) 
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 Podle autorů studie D. Lv et al. spočívá odstranění Cd(II) pomocí částic S-nZVI v ad-

sorpci s částečnou tvorbou CdS [167]. Možnou přítomnost CdS na povrchu částic S-nZVI 

uvádějí Y. Su et al. mj. hodnotami vazebné energie dubletu Cd 3d (405,4 a 412,2 eV) [171], 

ovšem bez upozornění na možnou záměnu s jinými formami kadmia. 

 

4.2.2 Arsen 

 

Přehledová spektra vzorků částic nZVI a S-nZVI jsou uvedena na obr. P.12 a P.13. Z tab. 23 

je patrný relativně nízký obsah arsenu v povrchové vrstvě částic, což může být způsobeno 

překrytím oxidačními produkty, případně difúzí atomů arsenu směrem ke středu částic [161]. 

Ve vzorku částic S-nZVI je neobvykle vysoké zastoupení uhlíku (povrch částic byl patrně 

během přípravy vzorku kontaminován větším množstvím organických sloučenin nebo zů-

stalo na povrchu vzorku větší množství ethanolu (disperzního prostředí). 

 

Tab. 23: Složení povrchu částic po reakci s As(V). Hodnoty udávají relativní zastoupení prvků 

v atomárních %. 
 

 

 

 

 

 Spektra v oblasti arsenu (As 3d) jsou uvedena na obr. 34, proložená linie na pozici při-

bližně 45,2 eV je pro vzorky částic (S-)nZVI na obr. 35 a 36. 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
Obr. 34: XPS spektra vzorků částic nZVI a S-nZVI v oblasti As 3d po 120 min reakce. 

Materiál Fe 2p O 1s C 1s As 3d S 2p 

nZVI  15,8 58,8 23,6 1,8 n. d. 

S-nZVI  6,6 30,7 60,7 1,1 0,9 

nZVI (As 3d) S-nZVI (As 3d) 
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Obr. 35: Proložené XPS spektrum v oblasti As 3d vzorku částic nZVI po 120 min reakce. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. 36: Proložené XPS spektrum v oblasti As 3d vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce. 

nZVI (As 3d) 

S-nZVI (As 3d) 
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 Identifikace dubletu As 3d na pozicích 44,95 eV a 45,65 eV není opět zcela jedno-

značná. V literatuře je linie na pozici přibližně 45 eV (dále rozkládaná na dvě složky) připi-

sována jak arsenu ve formě As(V) (s určením linie As(III) na pozici 44 eV) [169,210], tak 

také As(III) (s určením linie As(V) na pozici 45,5–47 eV) [161,168]. Více informací by bylo 

možné získat analýzou spektra Augerových elektronů (As LMM). 

 Ve spektru na obr. 35 v oblasti vazebné energie 43–44 eV je patrné mírné odchýlení 

experimentálních dat a proložené křivky. Je možné, že je zde přítomna další fotoelektronová 

linie, která by zřejmě náležela arsenu ve formě As(III) (nejedná se o sulfid, jelikož síra 

nebyla ve vzorku částic nZVI detekována). V tom případě by intenzivnější linie s maximem 

45,2 eV příslušela As(V) a hlavním mechanismem odstranění As(V) by byla adsorpce 

a pouze částečná redukce na As(III). Příspěvek As(III) v případě částic nZVI by byl nižší. 

 C. Zhou et al. při výzkumu interakce As(V) s již zmíněný kompozitním materiálem 

(částice S-nZVI a zeolit) využili spektra As 2p v oblasti vazebné energie přibližně 1 320 až 

1 330 eV a zjistili přítomnost arsenu na povrchu částic dominantně ve formě As(V) s čás-

tečnou redukcí na As(III) [194]. Podle studie P. Singh et al. je As(V) odstraněn pomocí 

nemodifikovaných částic nZVI adsorpcí a částečnou redukcí na As(III) a elementární arsen, 

kdežto při použití sulfidovaných částic je dominantním mechanismem adsorpce As(V) 

a v menší míře tvorba sraženiny sulfidu As(III) [169]. Elementární arsen se ve spektru As 

3d projevuje linií v oblasti 40–42 eV [161,169,210]. Zastoupení elementárního arsenu v po-

vrchové vrstvě částic nZVI a S-nZVI po reakci s As(V) v této práci je pravděpodobně nízké 

(viz obr. 34). 
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5 ZÁVĚR 
 

Cílem této práce bylo popsat mechanismy interakce povrchově modifikovaných nanočástic 

kovového železa s vybranými těžkými kovy na základě analýzy povrchu částic metodou 

rentgenové fotoelektronové spektroskopie. Dalším cílem bylo vyhodnotit účinnost odstra-

nění jednotlivých (polo)kovů pomocí kinetických experimentů. Studovaným typem modifi-

kace byla sulfidace, jejíž výzkum je v současné literatuře velmi rozšířený. Ze skupiny polu-

tantů povrchových a podzemních vod, označovaných jako těžké kovy, byly vybrány násle-

dující běžně se vyskytující prvky: nikl, měď, olovo, kadmium a arsen. 

 V rámci experimentální části byla interakce sulfidovaných nanočástic železa s těžkými 

kovy studována kvantitativním i kvalitativním přístupem. Částice S-nZVI s poměrem S a Fe 

0,01 byly připraveny dvoustupňovou metodou s využitím komerčně dostupných částic nZVI 

v práškové formě a roztoku sulfidu sodného jako sulfidačního činidla. V sérii navržených 

kinetických experimentů byl sledován vývoj adsorbovaného množství těžkých kovů části-

cemi nZVI a S-nZVI po dobu 120 min v anoxických podmínkách. Získaná data byla mode-

lována adsorpční kinetikou pseudoprvního a pseudodruhého řádu. Takto byly určeny hod-

noty rychlostních konstant a adsorbovaného množství v rovnováze, které byly porovnány 

s experimentálně stanoveným adsorbovaným množstvím v čase 24 h. Složení povrchu částic 

nZVI a S-nZVI po 120 min reakce s těžkými kovy bylo studováno metodou rentgenové fo-

toelektronové spektroskopie (XPS).  

 Výsledky ukazují vyšší účinnost částic S-nZVI při odstranění Ni(II), Cu(II), Pb(II) 

a Cd(II). V průběhu 24 h nebyla za anoxických podmínek zjištěna významná míra zpětného 

uvolnění těžkých kovů do vodného prostředí. Účinnost odstranění těžkých kovů částicemi 

S-nZVI dle hodnot adsorbovaného množství klesala v pořadí Pb(II) > Cu(II) > Ni(II) > 

> As(V) > Cd(II). Použití nelineární kinetiky pseudoprvního řádu bylo vhodnější pro popis 

odstranění Ni(II) a Pb(II) pomocí částic S-nZVI, což byly jediné případy, kdy došlo k téměř 

úplnému odstranění těžkého kovu z roztoku. Pro popis odstranění As(V) byla kinetika pseu-

doprvního řádu vhodnější při použití částic nZVI i S-nZVI. Při odstranění Ni(II) a Pb(II) 

pomocí nemodifikovaných částic byla vhodnější kinetika pseudodruhého řádu. V případě 

odstranění Cu(II) byla kinetika pseudodruhého řádu vhodnější při použití jak částic nZVI, 

tak i S-nZVI. Porovnání vhodnosti modelů adsorpční kinetiky při odstranění Cd(II) části-

cemi nZVI nebylo možné z důvodu nízké kvality experimentálních dat. 

 Analýzou povrchu částic po reakci s těžkými kovy pomocí XPS bylo zjištěno, že v pří-

padě částic nZVI i S-nZVI dochází ke srážení Ni(OH)2 a částečné redukci Ni(II) na Ni0, 
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k redukci Cu(II) na Cu2O a Cu0 a ke srážení Pb(II) ve formě PbO nebo Pb(OH)2 a částečné 

redukci na Pb0. V případě odstranění Cd(II) nebylo možné ze získaných dat jednoznačně 

identifikovat přítomné formy kadmia, avšak na základě porovnání výsledků s literaturou lze 

předpokládat, že dochází k adsorpci a případně ke srážení Cd(II) ve formě oxidu nebo hyd-

roxidu. Případná redukce na Cd0 nebo srážení CdS v případě částic S-nZVI by pravděpo-

dobně nebyly dominantními mechanismy. Při odstranění As(V) může docházet k redukci na 

As(III). Síra je na povrchu částic S-nZVI přítomna zřejmě ve formě sulfidu. 

 Významné rozdíly mezi spektry sulfidovaných a nemodifikovaných částic nebyly zjiš-

těny, což je zřejmě důsledkem nízkého poměru síry a železa, zvoleného pro přípravu částic 

S-nZVI. I přes nízký obsah síry v částicích S-nZVI byla účinnost odstranění vyšší u čtyř 

z pěti studovaných těžkých kovů. Vliv sulfidace na mechanismus odstranění těžkých kovů 

tak spočívá zřejmě v inhibici reakce kovového železa s vodou, vedoucí ke zvýšení selekti-

vity odstranění těchto polutantů. 

 Dosažené výsledky by bylo možné dále rozšířit analýzou složení částic po reakci s těž-

kými kovy pomocí rentgenové práškové difrakce nebo analýzou rozložení jednotlivých 

prvků chemickým mapováním pomocí energiově disperzní rentgenové fluorescenční spek-

trometrie na snímcích částic pořízených skenovací transmisní elektronovou mikroskopií. 

Analýzy složení částic po reakci s těžkými kovy by bylo možné provést také s použitím čás-

tic s vyšším obsahem síry. 
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6 SUMMARY 
 

The topic of this master’s diploma thesis is the interaction of surface-modified nanoscale 

zero-valent iron (nZVI) particles with heavy metal ions in aqueous solutions. The objectives 

were to identify the mechanisms of the removal of various heavy metal ions using X-ray 

photoelectron spectroscopy (XPS) and to analyse the kinetic aspects of heavy metal removal. 

 Sulfidation of the particles’ surface was selected from the numerous approaches to the 

nZVI modification based on its remarkable effects on pollutant removal and particle stability 

and ease of production. Analysis of the mechanisms and kinetics was performed in anoxic 

conditions with Ni(II), Cu(II) and Cd(II) in the form of respective chlorides, Pb(II) in the 

form of acetate and As(V) as disodium hydrogen arsenate. 

 In this work, S-nZVI particles were synthesized via a two-step method using a concen-

trated dispersion of commercially available nZVI particles and sodium sulfide solution as 

a sulfidation agent. The theoretical S/Fe mass ratio was 0.01. The evolution of the nZVI and 

S-nZVI adsorption capacity was determined within the time range of 120 min. Nonlinear 

forms of pseudo-first order (PFO) and pseudo-second order (PSO) adsorption kinetic models 

were fitted to the experimental data. Obtained theoretical values of the equilibrium adsorp-

tion capacity were compared with experimental values of the adsorption capacity after 24 h 

of reaction. X-ray photoelectron spectroscopy was employed to identify the chemical states 

of heavy metal atoms immobilized on the particle surface. Possible mechanisms of metal 

removal were deduced based on these results. 

 The results show higher adsorption capacity of the S-nZVI particles in the removal of 

Ni(II), Cu(II), Pb(II) and Cd(II). No substantial remobilization of heavy metal ions was 

found out after the 24-hour-long experiments. The efficiency of metal uptake by S-nZVI 

particles in terms of adsorption capacity decreased according to the following order: Pb(II) > 

Cu(II) > Ni(II) > As(V) > Cd(II). Suitability of the adsorption kinetic models was compared 

using the values of Akaike information criterion (AIC). The PFO kinetic model was more 

suitable for the removal of Ni(II) and Pb(II) by S-nZVI and As(V) by both nZVI and 

S-nZVI. The PSO model was more suitable for the removal of Ni(II) and Pb(II) by nZVI and 

Cu(II) by both nZVI and S-nZVI. As for the removal of Cd(II), the comparison of kinetic 

model suitability was not possible due to low quality experimental data for the Cd(II) re-

moval by nZVI. 

 The XPS analysis indicated the presence of heavy metals on the surface of both the nZVI 

and S-nZVI particles in the following states: Ni precipitated as Ni(OH)2 and partially 
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reduced as Ni0, Cu reduced as Cu2O and Cu0 and Pb precipitated as PbO or Pb(OH)2 and 

partially reduced as Pb0. The removal mechanism of Cd(II) was possibly adsorption or sur-

face precipitation, however the obtained XPS data were not sufficient to distinguish among 

Cd chemical states. As(V) was possibly partially reduced as As(III). Sulphur at the surface 

of S-nZVI was mainly in the form of monosulfide. 

 Low S/Fe ratio of the synthesized S-nZVI particles was possibly the reason for the sub-

stantial similarity observed in the spectra of nZVI and S-nZVI particles. Even though the 

S/Fe ratio of the S-nZVI particles was only 0.01, the removal efficiency improved for four 

out of five heavy metal pollutants. The improvement of removal efficiency using S-nZVI 

particles was possibly caused by inhibition of the reaction of metallic iron with water, re-

sulting in higher selectivity of pollutant removal. 

 The results could be further improved by the analysis of the particles after the reaction 

with heavy metals using powder X-ray diffraction or by mapping of the elemental distribu-

tion using energy dispersive X-ray spectroscopy in scanning transmission electron micros-

copy. This could shed more light on the mechanism of the interaction of heavy metal ions 

with S-nZVI particles. The mechanism of the removal of heavy metal ions using particles 

with higher S/Fe ratio could also be examined.  
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8 PŘÍLOHY 

 
Tab. P.1: Hodnoty pH a oxidačně-redukčního potenciálu použitých roztoků a disperzí 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 

 * Vztaženo ke standardní vodíkové elektrodě 

 
Tab. P.2: Hodnoty pH a oxidačně-redukčního potenciálu v disperzích částic (S-)nZVI s těž-

kými kovy po 120 min reakce 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 * Vztaženo ke standardní vodíkové elektrodě 

Roztok/disperze pH (±0,5) ORP* (mV) 

(±30 mV) 

H2O (DO/DI) 6,7 330 

Ni(II) (100 mg·l−1) 6,0 430 

Cu(II) (100 mg·l−1) 5,2 480 

Pb(II) (100 mg·l−1) 5,6 450 

Cd(II) (100 mg·l−1) 5,6 430 

As(V) (100 mg·l−1) 8,2 450 

As(V) (100 mg·l−1, upravené pH) 5,5 290 

nZVI (1 000 mg·l−1) 9,0 50 

S-nZVI (1 000 mg·l−1) 10,3 −70 

nZVI (100 mg·l−1) 8,8 170 

S-nZVI (100 mg·l−1) 9,4 100 

Experiment pH (±0,5) ORP* (mV) 

(±30 mV) 

nZVI+Ni(II) 7,2 100 

S-nZVI+Ni(II) 7,7 30 

nZVI+Cu(II) 4,4 330 

S-nZVI+Cu(II) 5,4 280 

nZVI+Pb(II) 7,0 90 

S-nZVI+Pb(II) 8,1 −10 

nZVI+Cd(II) 6,9 120 

S-nZVI+Cd(II) 8,2 10 

nZVI+As(V) 9,2 180 

nZVI+As(V) (upravené pH) 8,0 10 

S-nZVI+As(V) 9,1 −60 
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Obr. P.1: XPS spektra v oblasti kyslíku (O 1s) vzorků částic (S-)nZVI po 120 min reakce s těž-

kými kovy (Ni, Cu, Pb) 
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Obr. P.2: XPS spektra v oblasti kyslíku (O 1s) vzorků částic (S-)nZVI po 120 min reakce s těž-

kými kovy (Cd, As) 
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Obr. P.3: Proložená XPS spektra v oblasti síry (S 2p) vzorků částic S-nZVI po 120 min reakce 

s těžkými kovy. 
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Tab. P.3: Hodnoty vazebných energií jednotlivých složek dubletu S 2p 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Vzorek S 2p1/2 (eV) S 2p3/2 (eV) 

S-nZVI+Ni 163,04 161,86 

S-nZVI+Cu 163,26 162,08 

S-nZVI+Pb 162,15 160,97 

S-nZVI+Cd 162,87 161,69 

S-nZVI+As 162,97 161,79 

S-nZVI–0 162,72 161,54 

S-nZVI – 120 min 162,76 161,58 
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Obr. P.4: Přehledové spektrum vzorku částic nZVI po 120 min reakce s Ni(II). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. P.5: Přehledové spektrum vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce s Ni(II). 
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Obr. P.6: Přehledové spektrum vzorku částic nZVI po 120 min reakce s Cu(II). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. P.7: Přehledové spektrum vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce s Cu(II). 
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Obr. P.8: Přehledové spektrum vzorku částic nZVI po 120 min reakce s Pb(II). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. P.9: Přehledové spektrum vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce s Pb(II). 
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Obr. P.10: Přehledové spektrum vzorku částic nZVI po 120 min reakce s Cd(II). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. P.11: Přehledové spektrum vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce s Cd(II). 
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Obr. P.12: Přehledové spektrum vzorku částic nZVI po 120 min reakce s As(V). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Obr. P.13: Přehledové spektrum vzorku částic S-nZVI po 120 min reakce s As(V). 


