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Doktorska disertacija Uvod

Kontinuirani proces industralizacije i urbanizacije, kako zbog porasta broja stanovnistva,
kréenja Suma 1 sve veceg zagadenja, ima negativne posledice po isrcpljenje slatkovodnih
resursa u mnogim delovima sveta. Dugorocna odrzivost snabdevanja hemijski 1
mikrobioloski ispravnom vodom za pice zavisi od zastite izvora, upravljanja vodenim
resursima 1 efikasnim preciS¢avanjem voda iz razli¢itih efluenata. Prisustvo zagadujucih
materija koje izazivaju zabrinutost (engl. emerging contaminants (ECs)), pre svega
endokrinih disruptora (engl. endocrine disruptors EDCs) kao $to su: lekovi i sredstva za
licnu higijenu (engl. pharmaceuticals an personal care products, PPCs), dijetetski
proizvodi, mirisne komponente, sredstva za zasStitu od sunca, detektovano je u mnogim
opadnim 1 povrSinskim vodama [Lopez-Serna i sar., 2011; Pedrouzo i sar., 2011; Gémez 1
sar., 2010]. Ova jedinjenja, kao 1 njihovi bioloski aktivni metaboliti, kontinuirano
dospevaju u akvaticnu sredinu raznim putevima, a primarno preko netretiranih ili
neadekvatno tretiranih otpadnih voda. Sve ve¢i zdravstveni i ekoloski problem u svetu
predstavlju lekovi i sredstva za licnu higijenu, zbog Cinjenice da dugorocno izlaganje
niskim koncentracijama ovih supstanci moze imati negativne posledice po vodene i
kopnene ekosisteme 1i/ili zdravlje ljudi. Nekontrolisano ispustanje otpadnih voda
optere¢enih lekovima u prirodne tokove moze dovesti do razvoja rezistentnih bakterija,
usporavanja oksidacije nitrita i metanogeneze, 1 potencijalnog porasta toksi¢nosti usled
sinergistiCkog efekta razlicitih lekova i njihovih metabolita [Ikehata i sar., 2006].

Otpadne vode iz tekstilne industrije karakteriSe visoka koncentracija boja i drugih
dodataka organskog porekla, visok sadrZzaj mineralnih materija, visoka temperatura i
razli¢ita pH vrednost. Znacajna koli¢ina boja, posebno u slucaju bojenja rastvornim
bojama, se gubi u procesu bojenja i preko otpadnih vodadospeva u prirodne vodotokove
[Zolinger, 2003]. Prisustvo tekstilnih boja u prirodnim vodama predstavlja pre svega
estetski problem. Pored toga, njihovo Stetno delovanje na vodeni ekosistem se ogleda u
apsorpciji 1 rasejanju suncevih zraka. Takode, poznato je da mnoge rastvorne tekstilne
boje pod dejstvom suncevog zracenja i mikroorganizama podleZu degradaciji uz nastajanje
mogu dovesti do formiranja potencijalno kancerogenih aromati¢nih amina [Elmorsi i sar.,
2010]. Stoga je neophodno ukloniti sintetiCke boje iz industrijskih otpadnih voda pre
njihovog ispustanja u prirodne recipijente.

Savremena poljoprivredna proizvodnja se gotovo ne moze zamisliti bez upotrebe brojnih
pesticida koji pored koristi, donose sa sobom i neke nezeljene efekte. Posle primene
komercijalnih formulacija, molekuli pesticida izvesno vreme ostaju na mestu gde su 1
primenjeni, a zatim se pod uticajem kretanja vazduha ili vode mogu transportovati u
atmosferu (isparavanje), u dublje slojeve zemljiSta (ispiranje) ili lateralno po povrSini
zemljiSta (spiranje). Ispiranje je od pomenutih procesa najkriti¢niji proces sa stanovista
zaStite Zivotne sredine i zdravlja ljudi, jer predstavlja potencijalnu opasnost za zagadenje
podzemnih, a posredstvom njih i pija¢ih voda ovim supstancama koje su Cesto toksicne,
kancerogene 1 mutagene.

Dakle, prisustvo zagaduju¢ih materija u vodi predstavlja problem sa dva glavna aspekta
upravljanja vodama: zaStite izvoriSta i ponovnog koriS¢enja veéine komunalnih i
industrijskih otpadnih voda. Konvencionalnim tretmanima preciS¢avanja otpadnih voda,
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kao $to su sekundarna biodegradacija, mnoge zagadujuce materije ne mogu u potpunosti
biti uklonjene. S druge strane, naprednim tehnologijama, kao $to su reversna osmoza,
adsorpcija aktivnim ugljem, moguce je dobiti vodu visokog kvaliteta. Medutim, primenom
ovih procesa dolazi do transfera zagaduju¢ih materija iz jedne faze u drugu uz neophodnu
dalju obradu. Unapredeni oksidacioni procesi (engl. advanced oxidation processes, AOPs),
koje karakteriSe generisanje in-situ reaktivnih vrsta, pre svega hidroksil radikala,
prepoznati su kao jedna od potencijalnih tehnologija za uklanjanje organskih zagadujuc¢ih
materija iz razliCitih otpadnih voda. Intenzivna istraZzivanje u oblasti primene razli¢itih
tipova unapredenih oksidacionih procesa traju viSe od tri decenije. Ozonizacija,
kombinacija ozona i UV zraCenja, kombinacija peroksida i UV zraCenja, kao 1
kombinacija UV zraCenja i fotokatalizatora su najces¢e proucavani AOP procesi. Glavni
nedostatak karakteristiCan za sve AOP procese jesu visoki troskovi odrzavanja, Sto
donekle limitira Siroku prakti¢nu primenu ovih izuzetno moc¢nih tehnologija. Pojavom
visoko efikasnih izvora UV zraCenja, katalizatora koji apsorbuju zracenje iz vidljivog
spektra, kao i poboljSanjem samog dizajna reaktora, tehnologije zasnovane na primeni UV
1 solarnog zracenja imaju veliki potencijal za Siroku primenu. Medutim, da bi to bilo
moguce dalja istrazivanja su ipak neophodna.

Potpuna mineralizacija organskih zagaduju¢ih materija je uglavnom ekonomski
neisplativa i nije uvek neophodna. Delimi¢na oksidacija polaznog jedinjenja do manje
stabilnih intermedijera je moguca alternativa, posebno ukoliko su nastali intermedijeri
podlozni daljoj degradaciji u Zivotnoj sredini 1 ne predstavljaju opasnost po akvati¢nu
sredinu 1 zdravlje ljudi. Medutim, delimi¢na oksidacija organskih zagadujucih materija, u
polaznog jedinjenja, a priroda i broj degradacionih proizvoda zavise od primenjenog
oksidacionog procesa, vremena tretmana 1 kvaliteta vodenog matriksa. Stoga, primena
razlicitih biotestova za ocenu kvaliteta efluenata nakon AOP procesa moZe biti korisno
sredstvo za optimizaciju performansi primenjenog procesa.

Predmet ove doktorske disertacije je ispitivanje nacina delovanja 1 moguénosti primene
UV/H,0;, procesa, kao savremene, efikasne metode, u cilju degradacije tipicnih
predstavnika najceS¢ih grupa zagadujucih materija u vodi, kao §to su: tekstilne boje
(Reactive Orange 16), farmaceutici (ranitidin, metamizol) i1 pesticidi (ciprodinil).
Pregledom literature utvrdeno je da primena UV/H,0, procesa u cilju degradacije
navedenih supstrata do sada nije ispitana, iako postoje podaci o primeni drugih
unapredenih procesa za degradaciju ovih polutanata [Chen, 2009].

U okviru ove doktorske disertacije ispitana je efikasnost degradacije, kao 1 mineralizacije
azo boje Reactive Orange 16, ranitidina, metamizola i ciprodinila, primenom UV-vis
spektrofotometrije 1 odredivanjem vrednosti ukupnog organskog ugljenika. U cilju
kvantifikacije formiranih organskih i1 neorganskih mineralizacionih proizvoda primenjena
je metoda jonske hromatografije. Takode, analiziran je uticaj osnovnih parametara
UV/H;,0; procesa, kao $to su: inicijalna koncentracija vodonik peroksida, inicijalna pH
vrednost, koncentracija supstrata, intenzitet zraCenja, na efikasnost procesa. Na osnovu
dobijenih eksperimentalnih rezultata odredene su optimalne vrednosti svakog od
navedenih parametara pri kojima se postize maksimalna efikasnost degradacije supstrata.
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Polaze¢i od pretpostavke da tipi¢ni konstituenti prirodnih i otpadnih voda (huminska
kiselina, COs*, HCOs, SO, CI, NO;, HPO,”, H,PO,), kao i finalni proizvodi
mineralizacije (HCOOH, CH;COOH, CH3;CH,COOH), verovatno uticu na brzinu
degradacije ispitivanih supstrata, izvrSeno je ispitivanje u prisustvu razli¢itih koncentracija
ovih jona i pri razli¢itim pH vrednostima.

Identifikacija proizvoda degradacije izvrSena je metodama masene spektrometrije i
metodom gasne hromatografije sa masenom detekcijom. Na osnovu dobijenih
eksperimentalnih rezultata, kao i teorijskog predvidanja mogucih polozaja napada ‘OH
radikala, predlozeni su mehanizmi degradacije.

U cilju potvrde prevodenja otpadnih voda visoke toksi¢nosti u vodeni matriks bezbedan po
zivotnu sredinu, koji se moze bez dodatne obrade ispustiti u prirodne recipijente, izvrSena
je ekotoksikoloska analiza prema mikoorganizmu koji se najcesce koristi za te svrhe.
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Teorijski deo Unapredeni oksidacioni procesi

2.1. Unapredeni oksidacioni procesi

U tretmanu voda koriste se tri vrste oksidacionih procesa: konvencionalna hemijska
oksidacija, oksidacioni procesi pri poviSenoj temperaturi i/ili pritisku i unapredeni
oksidacioni procesi. Konvencionalni procesi oksidacije uklju¢uju oksidanse kao §to su
hlor, hlor-dioksid i kalijum permanganat. Tokom ovih procesa oksidacije ne dolazi do
formiranja visoko reaktivnih ‘OH radikala, $to je karakteristi¢no za druge dve vrste
oksidacionih procesa. Brzine reakcije konvencionalnih oksidanasa su znacajno manje od
brzina reakcija koje uklju¢uju ‘OH radikale. S druge strane, konvencionalni oksidansi su
selektivniji u smislu vrste organskih molekula koje mogu da oksiduju. Oksidacioni procesi
koji se odvijaju pri poviSenoj temperaturi i/ili pritisku, kao Sto su ,,mokra“ oksidacija,
superkriticna oksidacija takode uklju¢uju oksidaciju organske materije putem ‘OH
slobodno radikalskih reakcija. Ono Sto je karakteristicno za unapredene oksidacione
procese jeste da se odvijaju na sobnoj temperaturi i atmosferskom pritisku, §to ih ¢ini
pogodnim za primenu u realnim sistemima.

Sinteticka organska jedinjenja prisutna u efluentima otpadnih voda moraju biti uklonjena
ili unistena pre isuStanja u prirodne recipijente. Imajuci u vidu potencijalnu toksi¢nost
medu proizvoda hemijske oksidacije, pozeljno je da svaki proces primenjen za uklanjanje
sintetickih organskih jedinjenja dovodi do njihove potpune oksidacije do ugljen-dioksida,
vode 1 mineralnih kiselina. Konvencionalnim oksidansima, upravo zbog njihove
selektivnost, to nije mogucée posti¢i. Stoga primena unapredenih oksidacionih procesa
predstavlja pogodnu alternativu za degradaciju sinteti¢kih organskih jedinjenja prisutnih u
vodi. Neke od prednosti primene unapredenih oksidacionih procesa u odnosu na druge
procese u tretmanu voda (npr. adsorpcija na aktivnom uglju, sripping vazduhom) su:

e potpuna degradacija zagadujucih materija,

e ovim procesima mogu biti uklonjene zagadujuce materije koje se ne adsorbuju ili
su isparljive,

e procesi adsorpcije ili strippinga vazduhom dovode do transfera zagadivaca iz jedne
faze u drugu $to se ne deSava tokom primene unapredenih oksidacionih procesa.

Termin unapredeni oksidacioni procesi (eng. Advanced Oxidation Processes, AOPs) prvi
je uveo Glaze (1987). On je definisao ove procese kao procese koji se odvijaju na
ambijentalnoj temperaturi i pritisku i uklju¢uju generisanje "OH radikala u dovoljnoj
koli¢ini za efikasno preciS¢avanje voda. Ovi procesi predstavljaju grupu hemijskih
tretmana dizajniranih radi uklanjanja organskih 1 neorganskih zagadujuc¢ih materija
oksidacijom prvenstveno 1z otpadnih voda. Lista razli¢itih moguc¢ih kombinacija
oksidanasa, sa ili bez UV zracenja, i u prisusustvu ili bez katalizatora, prikazana je u tabeli
2.1-1.
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Tabela 2.1-1 Klasifikacija AOP procesa

Mehanizam generisanja ‘OH

Reakcija Spoljasnja energija radikala AOPs
UV+0;,
uv hemijski i fotohemijski UV+H,0,
Foto-Fenton
.. . .. .. .. . US+UV
UV+US hemijski fotohemijski i sonohemijski
US+UV+H,0,
Homogena o US+ H,0,
US sonohemijski
US+0;
Os
.. hemlj ski H202+ 03
bez energije
Fenton
elektrohemijski Elektro-Fenton
o o UV+TIO,
uv hemijski i fotohemijski .
Heterogena UV+TiO,+tH,0,
UvV+US hemijski i sonohemijski US+UV+Ti0,

AOP procesi su pogodni za precis¢avanje voda u realnim sistemima zbog ¢injenice da se
generisanje "OH radikala postiZe na sobnoj temperaturi i atmosferskom pritisku. Hidroksil
radikali su izuzetno efikasne, elektrofilne vrste, koje reaguju brzo i neselektivno sa skoro
svim organskim jedinjenjima. Konstante brzine reakcije drugog reda veéine organskih
zagaduju¢ih materija sa "OH radikalima su reda veli¢ine od 10° do 10° dm’mol”s™
[Buxton i sar., 1988]. Mehanizam reakcije i jednadina brzine reakcije "OH radikala i
organskih zagadujuc¢ih materija mogu biti prikazani (2.1-1 1 2.1-2):

HO organsko jedinjenje pr oizvodi (2.1-1)

v=—kc.,, cp (2.1-2)

gde je:
v — brzina reakcije ‘OH radikala sa organskim jedinjenjem, moldm™s™,
k — konstanta brzine reakcije drugog reda, dm’mol's™,
con - koncentracija ‘OH radikala, mol dm>,

cr — koncentracija organskog jedinjenja, mol dm™.
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Prednosti 1 nedostaci najces¢e koriS¢enih unapredenih oksidacionih procesa u tretmanu

otpadnih voda i voda za pi¢e sumirani su u tabeli 2.1-2.

Tabela 2.1-2 Prednosti i nedostaci najcesce koris¢enih AOP procesa (Landi i Nadeo, 2011)

TIP AOP PROCESA PREDNOSTI NEDOSTACI
e ozon poseduje visoki oksidacioni e visoki troSkovi izvodenja i
potencijal, odrzavanja,
0; e ne zahteva dodatak drugih supstanci, e predtretman vode,
e climinacija Sirokog spektra e energetski neefikasan proces,
organskih i neorganskih polutanata e postoji opasnost od pozara u
procesu generisanja ozona
o visoka efikasnost u tretmanu voda, e cnergetski neisplativ proces,
o efikasniji proces od ozonizacije i UV e turbiditet vode moZze uticati na
tretmana, prodor UV zracenja,
e cfikasniji proces u pogledu e ogranicenja izazvana
0 UV generisanja ‘OH radikala pri istoj transferom mase,
koncentraciji oksidansa u poredenju sa e potencijalni porast
UV/H,0, procesom, koncentracije THM i HAA u
e dezinfekcija vode kombinaciji sa pre 1 post
hlorisanjem,
e dolazi i do dezinfekcije vode UV e turbiditet vode moze uticati na
zracenjem, prodor UV zracenja,
UV /H,0, e primena za dezinfekciju vode u e manje je efikasan proces u
realnim sistemima formiranju ‘OH radikala od
0,/UV
o visoko efikasan u tretmanu voda e moguée formiranje bromata,
e dolazi do dezinfekcije vode, e dodatni tretman uklanjanja
03/H;0; e cfikasniji proces od ozonizacije i UV  viska peroksida zbog
tretmana mikrobioloskog rasta,
e cnergetski zahtevan tretman
e izvodi se pod dejstvom zraCenja e neophodan je predtretman da
visih talasnih duzina u poredenju sa bi se izbeglo zaprljanje
ostalim AOP procesima 300 - 380 nm katalizatora,
e uklanjanje katalizatora nakon
TiO,/UV tretmana je pozeljno,
e aktivnost katalizatora moze
naglo da opadne stoga je
neophodno  njegovo  on-site
skladi$tenje ili regenerisanje,
e nije energetski zahtevan proces e ne postoji prakticna primena u
realnim sistemima,
e potrebna je niska pH vrednost
Fe?'/H,0, (<2.5),

e ckstrakcija jona gvozda je
neophodna,

e podesavanje pH moze povecati
troSkove izvodenja i odrzavanja
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2.1.1. Faktori koji uti¢u na efikasnost AOP procesa

Efikasnost AOP procesa zavisi, kako od fizickih, tako i od hemijskih karakteristika voda.
Mnogi konstituenti voda mogu delovati kao hvata¢i (eng. scavenger) ‘OH radikala ili
apsorbovati UV zralenje potrebno za formiranje "OH radikala fotolizom peroksida ili
ozona. Kao najznacajnije karakeristike mogu biti izdvojene:

e pH vrednost vode,

e sadrzaj prirodne organske materije (eng. natural organic matter, NOM),
e prisustvo karbonata i bikarbonata,

e prisustvo jona gvozda i mangana,

e reaktivnost organskih jedinjenja sa "OH radikalima,

e apsorpcija UV zracenja od strane vodenog matriksa.

2.1.1.1. Uticaj karbonata i bikarbonata

Bikarbonati i karbonati su poznati hvata¢i ‘OH radikala, stoga njihovo prisustvo moze
uticati na znacajno smanjenje brzine degradacije organskih polutanata AOP procesima.
Iako su konstante brzine “OH radikala sa HCO5 i CO;> manje od konstanti brzine "OH
radikala i organskih zagadujuc¢ih materija, koncentracije HCO;™ i COs> prisutne u vodi su
cesto nekoliko puta vece od koncentracija organskih polutanata, stogase njihov uticaj na
efikasnost AOP procesa ne sme zanemariti. Stepen smanjenja brzine oksidacije AOP
procesa moze se predstaviti slede¢om jednacinom:

T

HCO; CHCO; + kcoﬁ* ¢

O =
Kncpth cor 2.1-3)

gde je:

Qr — konstanta brzine reakcije organskog jedinjenja (R) sa ‘OH radikalima podeljena sa ukupnom brzinom
reakcije ‘'OH radikala sa organskim jedinjenjem i karbonatnim i bikarbonatnim jonima (bezdimenziona
veli¢ina),

kg — konstanta brzine reakcije drugog reda "OH radikala sa organskim jedinjenjem R, dm’® mol's™,

kuco — konstanta brzine reakcije drugog reda izmedu ‘OH radikala i HCO5", dm® mol™' s,

kco — konstanta brzine reakcije drugog reda izmedu ‘OH radikala i CO;%, dm® mol''s™,

cr — koncentracija organskog jedinjenja, mol dm™,

chcos — koncentracija bikarbonata mol dm?,

ccos — koncentracija karbonata, mol dm>.

Glaze i Kang (1988) su pokazali da je i pri niskom alkalitetu (50 mg dm™) brzina
degradacije TCE (trihloretilen)redukovana 10 puta na pH 7. Medutim, na viS§im pH
vrednostima, uticaj alkaliteta je izrazeniji zbog vece konstante brzine reakcije drugog reda
C032' od HCO; sa "OH radikalima. Generalno, vodeni matriks visoke pH vrednosti
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alkaliteta je teze tretirati AOP procesima i omekSavanje vode, kao predtretman, je
pozeljno u cilju povecanja efikasnosti AOP procesa.

2.1.1.2. Uticaj pH

pH vrednost utice na AOP procese na tri nacina:

e koncentracija HO, jona, znacajnog anjona za UV/H,0,; procese, UV/Oj3 procese i
H,0,/Osprocese, je u funkciji pH.

e pH utice na specijaciju karbonata i bikarbonata,

e pH utice na naelektrisanje organskih supstrata ili oksidanasa tj. da 1i su slabe
kiseline ili baze.

Na primer, kod UV/Os; procesa i H,0O,/O3 procesa, ozon reaguje sa HO, jonima uz
formiranje’OH radikala, pri ¢emu ova reakcija limitira brzinu procesa. Stoga je na nizim
pH vrednostima (pH < 5), brzina nastajanja ‘OH radikala, a samim tim i brzina AOP
procesa, redukovana.

Reaktivnost 1 sposobnost apsorpcije zracenja oksidanasa zavise od naelektrisanja. Na
primer, kod UV/H,0O, procesa, HO;" jon ima 10 puta veéi molarni apsorpcioni koeficijent
na 254 nm od peroksida, stoga bi trebalo da ovaj proces bude efikasniji u alkalnoj sredini.

2.1.1.3. Uticaj prirodne organske materije

Prirodna organska materija moze da reaguje sa "‘OH radikalim i negativno utiée na
efikasnost procesa. Stepen smanjenja brzine oksidacije AOPs procesa u prisustvu prirodne
organske materije moze biti predstavljen jednacinom:

kpCr

Or

k€ rtknonCron (2.1-4)

gde je:

Qr — konstanta brzine organskog jedinjenja (R) sa ‘'OH radikalima podeljena sa ukupnom brzinom reakcije
OH radikala sa organskim jedinjenjem i NOM (bezdimenziona veli¢ina),

kg — konstanta brzine reakcije drugog reda izmedu ‘OH radikala i organskog jedinjenja R, dm’ mol™'s™,
knom — konstanta brzine reakcije drugog reda izmedu "OH radikala i NOM dm® mol's™,
cr — koncentracija organskog jedinjenja, mol dm™,

cnom — koncentracija NOM mol dm>.

Istrazivanja Wasterhoffa i sar. (1999) su pokazala da je reaktivnost NOM i ‘OH radikala u
opsegu od 1,4 do 4,5x10° dm® mol's™.
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2.1.1.4. Uticaj jona metala

Zbog oksidacionih uslova koji vladaju u podzemnim vodama, joni metala, kao S$to su
gvozde i mangan,Cesto se mogu naci u nizem oksidacionom stanju. Ove neorganske vrste
mogu potroSiti odredenu koli¢inu hemijskog oksidansa i delovati kao hvata¢i ‘OH
radikala. Imaju¢i u vidu hemijsku potrosnju kiseonika, pozeljno da koncentracija metalnih
jona bude odredena prilikom svake studije, kao i doza oksidansa. Slicno kao i u prisustvu
karbonata, bikarbonata i prirodne organske materije, stepen smanjenja brzine oksidacije
AQP procesa u prisustvu jona metala moze biti predstavljen jednac¢inom:

kpCr

O =

chR+kFe(II)cFe(II) + an(II)CMn(II) (2.1-5)

gde je:

Qr — konstanta brzine organskog jedinjenja (R) sa "OH radikalima podeljena sa ukupnom brzinom reakcije
OH radikala sa organskim jedinjenjem i NOM, bezdimenziona veli€ina,

kg — konstanta brzine reakcije drugog reda izmedu "OH radikala i organskog jedinjenja R, dm® mol's™,

krear) — konstanta brzine reakcije drugog reda izmedu ‘OH radikala i jona gvozda, dm’® mol's™,

kaman — konstanta brzine reakcije drugog reda izmedu "OH radikala i jona mangana, mol's™,

cr — koncentracija organskog supstrata, mol dm™,

creqiry — koncentracija jona gvozda, mol dm'3,

. 3
cmnarn — koncentracija jona mangana, mol dm™.

Buxton i saradnici (1988) su utvrdili da su konstante brzine reakcije drugog reda Fe* jona
i Mn”" jona sa "OH radikalima 3x10% i 3x10’ M's™", respektivno.

2.1.2. UV zracenje

Celokupno elektromagnetno zracenje ukljucuje y-zracenje, X zrake, UV zracenje, IC
zracenje, vidljivo zracenje 1 radio talase. Suncevo zrafenje koje pristize u gornje slojeve
atmosfere najve¢im delom prodire kroz atmosferu, izuzetak je mali deo koji se reflektuje
ili troSi na sekundarnu emisiju itako transformisan emituje ka tlu. U donjim slojevima
atmosfere-troposferi dolazi do promena u bilansu snaga zracenja, delom zbog apsorpcije
raznih zagadujucih Cestica (aerosola), a delom zbog refleksije sa povrSine oblaka.

UV zrake je otkrio Johann Ritter 1808. godine, nalaze se izmedu vidljivih 1 rentgenskih
zraka 1 obuhvataju talasne duzine od 100 —400 nm. UV zrafenje ima primarnu ulogu u
stvaranju ozonskog omotaca, dovodi do raspadanja molekula kiseonika i stvaranja
slobodnih kiseonikovih atoma koji sa drugim molekulima kiseonika stvaraju ozon.
Koli¢ina i spektralna raspodela suncevog UV zracenja koje stiZze na povrSinu zemlje zavisi
od vise faktora:
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talasne duzine UV zracenja,

e suncevog spektra koji pada na vrh atmosfere,
e debljine ozonskog omotaca,

e apsorpcije, refleksije i rasejanja na oblacima,
e nadmorske visine (raste 6-7% na 1000 m),

o reflektivnih karakteristika Zemlje.

UV zracenje, prema bioloskom dejstvu na zive organizme, podeljeno je na tri spektralne
oblasti:

UV-A zracenje: emituje se na talasnim duzinama od 315-400 nm. Njegova koli¢ina se ne
menja sa promenom koncentracije ozona, niti bitno uti¢e na biolosku aktivnost. Od
ukupne koli¢ine zraCenja koje stigne do povrSine zemlje 97%CcCini UV—-A zracenje.
Karakteristika ovog zracenja je da moze da izazove fluorescenciju nekih materijala koji
onda emituju vidljivo zracenje.

UV-B zracenje:emituje se na talasnim duZinama od 280-315 nm. Intenzitet ovog
zracenja zavisi od koli¢ine ozona u atmosferi i predstavlja bioloski aktivnu komponentu
UV zracenja. UV-B zracenje iznosi oko 3% od ukupne kolic¢ine UV zracenja ili oko 0,1%
ukupnog suncevog zracenja. Osteenja izazvana pod dejstvom UV-B zracenja zavise od
koli¢ine ozona u atmosferi, koji ima ulogu filtera.

UV-C zracenje: emituje se na talasnim duzinama od 100-280 nm. Najvecu energiju od
svih UV zracenja ima upravo ovo zracenje i potpuno se apsorbuje u atmosferi od strane
atmosferskog ozona i kiseonika. Fotohemijske reakcije, koje izaziva na gasovima, dovode
do stvaranja jonosfernih slojeva, do pretvaranja kiseonika u ozon i obnavljanja ozonskog
omotaca, a kod organske materije na Zemlji dovodi do raznih bioloskih procesa.

Kao vestacki izvori UV zracCenja njacesce se koriste dve vrste Zivinih lampi:
= zivine lampe niskog pritiska 1

= 7ivine lampe srednjeg pritiska.

Zivine lampe niskog pritiska rade na naponu od 120 — 240 V. Napravljene su od kvarcnog
stakla 1 imaju dve elektrode. Rade pod niskim pritiskom od 0.113-1.33 Pa, a optimalna
radna temperatura je oko 44°C. UnutraS$njost lampe je ispunjena smeSom zive i nekog
inertnog gasa, naj¢eS¢e argona. Uloga inertnog gasa je da inicira i odrZi praznjenje, kao i
da pojaca ekscitaciju atoma zive. Sudarom izmedu visoko energetskih atoma argona i
atoma zive dolazi do tranfera energije 1 prelaska atoma zive u pobudeno stanje. Nakon
pobudivanja, atomi zive vracaju se na nize energetske nivoe emituju¢i dve trake talasnih
duzina 253.7 i 184.9 nm. Zivine lampe niskog pritiska emituju uglavnom zradenje talasne
duzine 253.7 nm (85 — 90%) 1 oko 7 — 10% zracenje talasne duzine 184.9 nm.
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Lampe srednjeg pritiska rade na pritisku od 1.33-10%= 1.33-10° Pa i na temperaturi veéoj
od 700°C. U ovakvim uslovima ziva potpuno isparava i stvara plazmu cija je temperatura
veéa od 5400°C, a atomi Zive odlaze na viSe energetske nivoe. Zivine lampe srednjeg
pritiska su izvori polihromatskog zracenja, pri ¢emu spektralna distribucija emitovanog
zraCenja pokriva Siroku oblast talasnih duzina, od VUV do IR oblasti oblast (100 — 700
nm). Emisione trake koje daju standardne zivine lampe srednjeg pritiska, zanimljive s
aspekta AOP primene, se javljaju na 184.9, 253.7, 265.2, 296.7, 302.8, 313.2 i 365-366
nm u UV oblasti i na 404.5-407.8, 435.8, 546.1 1 577-570 nm u vidljivom delu spektra.

Prikaz emisionih spektara zivinih lampi niskog i1 srednjegpritiska dat je na slici 2.1-1.

100 - .
. Germicidni efekat

= a0 ’
.
E 60
= ;
E
g 40
o
== UV lampe

204 UViampe / srednjeg pritiska

niskog pritiska : L
D T T T T 1 T T T T T T T T T T T T T T T T T T T II T T T T T T T T .|

200 220 240 260 280 300 320 340 360
Talasna du¥ina, nm

Slika 2.1-1 Emisioni spektar zivinih lampi niskog i srednjeg pritiska

Buduc¢i da su Downes 1 Blount jo§ 1877. godine otkrili germicidno delovanje suncevog
UV zraCenja, ovo zraCenje je najpre koriS€eno za dezinfekciju. Medutim, razjaSnjenje
mehanizama reakcija koje se odvijaju pod dejstvom UV zracenja dovelo je do njegove
primene kao tehnologije oksidacije. Vecina molekula se na sobnoj temperaturi nalazi u
svom najnizem energetskom stanju, koje se jo§ naziva i osnovno stanje. Ukoliko se
molekul pobudi UV zracenjem, prelazi u stanje viSe energije tj. pobudeno stanje ¢ime
nastaju Cestice s niskim oksidacionim potencijalom (jednacina 2.1-6). Razlika energija
izmedu osnovnog i1 pobudenog stanja zavisi od apsorbovane energiji Av, gde v oznacava
frekvencu absorbovanog zracenja, a 4 Plankovu konstantu. Molekul se u pobudenom
stanju zadrzava vrlo kratko (10 do 10 s), nakon &ega se vraéa u osnovno stanje jednim
od mehanizama (fluorescencija, fosforescencija) ili se razlaze, dajuci razli¢ite molekule.
Mehanizam fotohemijskog procesa degradacije nakon ekscitacije moze se opisati slede¢im
jednadinama (2.1-6 — 2.1-11):

RX +hv —»RX" (2.1-6)

RX' > (R"."X) >R*+'X 2.1-7)
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(R*.."X) >RX 2.1-8)

RX" >R X) >R +X (2.1-9)
RX +0, > RX* +0," (2.1-10)
RX+'0, - RX+'0, (2.1-11)

Homoliti¢ko raskidanje veze je dominanatan mehanizam degradacije (jednacina 2.1-7).
Nastali radikali dalje podlezu brojnim reakcijama oksidacije i redukcije u zavisnosti od
njihove strukture. Rekombinacija primarno nastalih radikala uz formiranje polaznog
jedinjenja je takode moguca (jednacina 2.1-8). U polarnim rastvara¢ima, kao $to je voda,
moze do¢i do heterolitickog cepanja veze uz intramolekulski transfer elektrona (jednacina
2.1-9). Transfer energije ili elektrona sa kiseonikom dovodi do formiranja reaktivnih vrsta,
kao Sto su superoksidni anjon radikal i1 singletni kiseonik, uz istovremeno nastajanje
radikal katjona sustrata i supstrata u osnovnom stanju (jednacina 2.1-10 — 2.1-11).

Da bi doslo do fotohemijske transformacije nekog organskog jedinjenja potrebno je da
budu zadovoljena dva uslova:

e apsorbcija energije od strane molekula organskog jedinjenja uz prelazak u
ekscitovano stanje,

e hemijska transformacija pobudenog stanja mora biti konkurentna sa procesom
deaktivacije.

Prvi zakon fotohemije (Grotthus-Draper-ov zakon) upravo navodi znacaj apsorpcije
zracenja, kao 1 da jedino zracenje apsorbovano od strane molekula moze dovesti do
fotohemijskih promena u samom molekulu. Brzina direktne fotolize organskog jedinjenja
koncentracije,c, je data jednacinom koja predstavlja kombinaciju Grotthus-Draper-ovog 1
Stark-Einseinovog zakona [Leifer, 1988]:

~Ae g A —exp(-4)
d 2.1-12)

gde je:
@, — kvantni prinos organskog jedinjenja (frakcija apsorbovanog zracenja koja dovodi do fotolize),
Iy — intenzitet upadnog UV zracenja,

f. — odnos zracenja apsorbovanog od strane organskog jedinjenja i zracenja apsorbovanog od ostalih
jedinjenja prisutnih u rastvoru,

= g, lc]
© Xele] (2.1-13)

A; —ukupna apsorbanca rastvora
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4, =23LY &c, (2.1-14)

U jednacini 2.1-13 1 2.1-14 subskript i predstavlja bilo koje jedinjenje prisutno u rastvoru,
sposobno da apsorbuje zracenje, L je efektivna duzina reaktora, & — molarni ekstinkcioni
koeficijent organskih jedinjenja na talasnoj duzini emisije lampe.

U zavisnosti od koncentracije prisutnih organskih jedinjenja u rastvoru, koja mogu da
aspsorbuju zracenje, razlikuju se tri grani¢na slucaja:

1. ukoliko su organska jedinjenja prisutna u visokoj koncentraciji, onda exp(-A¢) tezi
nuli, tako da se jednacina 2.1-12 moze predstaviti:

d[c]
:[0 cJ ¢
dt 7.1, (2.1-15)

2. kada je koncentracija organskih jedinjenja niska jednacina 2.1-12 prelazi u
jednacinu prvog reda:

_de =23L¢.1,s [c]
dt (2.1-16)
3. zaintermedijarne slucajeve jednacina 2.1-12 dobija oblik:
% 1,0~ exp(-23Le )
dt (2.1-17)

2.1.3. UV/H,0, proces

2.1.3.1. Mehanizam

Vodonik peroksid je jako oksidaciono sredstvo (tabela 2.1-3) i mozZe se, pored ostalog
koristiti 1 za uklanjanje organskih polutanata prisutnih u niskim koncentracijama u
otpadnoj vodi [Baeyens 1 sar., 2003]. Medutim, vodonik peroksid nije podjednako efikasan
reagensima (Os) ili izvorom zracenja, efikasnost peroksida se znacajno povecava. Pod
dejstvom UV zracenja talasnih duzina manjih od 300 nm, dolazi do dekompozicije
molekula vodonik peroksida i formiranja ‘'OH radikala. Cepanjem molekula vodonik
peroksida nastaju dva ‘OH radikala po apsorbovanom fotonu (jednacina 2.1-18).
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H202 +hv —)2.0H (21-18)

Utvrdeno je da kvantni prinos fotolize vodonik peroksida na talasnoj duzini od 253.7 nm u
0.1 N perhlornoj kiselini iznosi 1.00 na 25°C i ne zavisi od koncentracije peroksida u
opsegu od 2.5x107 do 0.1 M, kao i u opsegu intenziteta zraenja od 4.5x10” do 5x10™ ein
L'min"'. Medutim, kvantni prinos peroksida opada sa smanjenjem temperature i na 4°C
iznosi 0.80. Takode, dodatak organskih kiselina smanjuje kvantni prinos sve dok ne
dostigne vrednost 0.5, kada postaje nezavisan od koncentracije kiseline [Baxendale i sar.,
1957].

Tabela 2.1-3 Oksidacioni potencijali nekih oksidacionih vrsta

Oksidaciona vrsta Oksidacioni potencijal (V)
Fluor, F, 3,03
Hidroksil radikal, "OH 2,80
Ozon, O3 2,07
Vodonik peroksid, H,O, 1,78
Perhidroksil radikal, 1,70
Kalijum permanganat, KMnO, 1,68
Hlordioksid, C10, 1,57
Hipohlorna kiselina, HC1O, 1,49
Hlor, Cl, 1,36
Brom, Br, 1,09
Jod, I, 0,54

S obzirom da je molarni ekstinkcioni koeficijent vodonik peroksida na 254 nm nizak (18,6
L M em™ Legrini i sar.,1993) za formiranje dovoljno visokih koncentracija ‘OH radikala
u rastvoru neophodno je da pocetna koncentracija vodonik peroksida bude visoka. Pri
visokoj koncentraciji, vodonik peroksid moze da deluje kao hvata¢ (engl. scavenger) ‘OH
radikala ¢ine¢i oksidativnu destrukciju organskih zagaduju¢ih materija manje efikasnom.

‘OH+H,0, »>HO] +H,0 (2.1-19)

Ostale reakcije znacajne za UV/H,0; proces navedene su u tabeli 2.1-4.
Mogu¢i mehanizmi reakcije "OH radikala sa organskim polutantima ukljuéuju:

e oduzimanje vodonika

‘OH+RH —»>R"+H,0 (2.1-20)

e clektrofilnu adiciju
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e transfer elektrona

*OH+PhX — OHPhX®

*OH+RX > RX"™" +OH"

(2.1-21)

(2.1-22)

Pored ovih reakcija, moraju se uzeti u obzir i reakcije radikal-radikal:

2°0H—>H,0,

(2.1-23)

Tabela 2.1-4 Serija reakcija iniciranih fotolizom vodonik peroksida do hidroksil radikala u prisustvu

karbonatnog pufera

Reakcija Konstanta brzine ili Referenca
ravnoteze
H,0, hv —2HO- $=05¢=1 Baxendale and Wilson
(1957) and Volman and
Chen (1959)
HO+ H,0,—0, +H,0+H" K, =2.7x10" M''s™! Buxton i sar., 1988
HO+ HO, — 0, + H,0 K;=7.5x10° M''s”! Buxton i sar., 1988
HO+ HCO; —H,0 + CO5 K, =8.6x10° M's™! Buxton i sar.,1988
HO+ CO;* —>OH + CO;* Ks=3.9x10° M's! Buxton i sar.,1988
HO+ HO,» —>H,0 + 0, K¢ =6.6x10° M's™! Buxton i sar., 1988
HOs 0O, >OH +0, K;=8.0x10° M's! Buxton i sar.,1988
HO+ HO+* —H,0, Kg = 5.5x10° Mls™! Buxton i sar.,1988
HO-. CO;* —OH + CO* Ko =3.0x10° M's"! Holcman i sar.,1987
0,* H,0,—>OHe OH +O0, Kio=0.13M"'s" Bielski i sar.,1985
0,* COy* —0,+CO5*" K =6.5x108M's! Eriksen i sar.,1985
0,* HO,» H,0 —H,0,+ OH + 0, K, =9.7x10" Mg Buxton i sar.,1988
HO,» HO,» —H,0,+0, K3 =8.6x10° Mg Weinstein and Bielski
(1979)
HO,» H,0,—> HO* H,0+ 0, Ki=37M's! Bielski i sar.,1985
CO;* H,0, > HCO; +0,*+H" Ks=8.0x10° M's™! Neta i sar.,1988
CO;* HO, —>HCO; + 0Oy K =3.0x10" M's”! Neta i sar., 1988
CO;* CO;s —2 CO> K7 =2.0x10" Mg Neta i sar., 1988

H,0, < HO, +H'
HCO; < H' + CO>
HO, ©H +0,

K, =10""°
K, = 107103
K, = 10745

Glaze i sar., 1995
Glaze i sar., 1995
Glaze i sar., 1995
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Reakecije koje se odvijaju u toku UV/H;,0; procesa Sematski su prikazane su na slici 2.1-2.

RH" H,0
. |
©2 (i) l
ROl i

02 (a) l hv

RHO,H

polymer

products

Slika 2.1-2 Sistem reakcija karakteristi¢nih za reakciju ‘'OH radikala i organskog supstrata
(HRH) mehanizmom oduzimanja vodonika

Hidroksil radikal nastao fotolizom H,O, (a) reaguje sa organskim supstratom (HRH)
oduzimanjem vodonika uz formiranje radikala organskog supstrata (RH") (b). Ovi radikali
reaguju brzo sa rastvorenim kiseonikom i proizvode organske peroksi radikale (RHO;")
(c), zapocinjuci oksidacione reakcije. PredloZena su tri razliita reakciona puta za oba
peroksi radikala ili za njihove tetraokside dimere:

e heteroliza i stvaranje organskih katjona i superoksidnog anjona (d),

e 1,3 premestaje vodonika i homoliticko cepanje veze uz formiranje hidroksil
radikala i karbonil jedinjenja RO (e),

e povratne reakcije ka RH" i O, (f), mada se i oduzimanje vodonika od RHO,", kao
mehanizma koji inicira niz oksidacionih reakcija moze uzeti u obzir (g).

U vodenim sistemima, katjoni (formirani reakcijom d) ¢e u€estvovati dalje u reakcijama
solvolize, a superoksidni anjoni reakcijom disproporcionisanja dovesti do formiranja H,O,
(i). Sematski prikaz reakcije ‘OH radikala i odgovarajuéeg supstrata mehanizmom
oduzimanja vodonika ukazuje na vaznost zasi¢enja kiseonikom u procesu oksidativne
degradacije. U nedostatku kiseonika, do¢i ¢e do polimerizacije nezasi¢enih organskih
supstrata (h), koji su prisutni u reakcionom sistemu ili su nastali dismutacijom.

Upotreba vodonik peroksida kao oksidansa donosi mnoge prednosti u odnosu na ostale
hemijske i fotohemijske tretmane voda. Ovaj oksidans je komericijalno dostupan, termicki
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stabilan, postoji mogucénost skladistenja in-situ, dobro je rastvoran u vodi, ne postoji
problem transfera masa povezan sa gasovima, zahteva minimalne kapitalne investicije,
predstavlja jeftin izvor ‘OH radikala, a procedura koriS¢enja je jednostavna. S druge
strane, brzina hemijske oksidacije organskih polutanata je limitirana brzinom generisanja
"OH radikala. Stoga niski molarni ekstinkcioni koeficijent vodonik peroksida na 254 nm
predstavlja veliki nedostatak ovog procesa, posebno u slucaju degradacije organskih
polutanata koji mogu delovati kao UV §tit. Visoka brzina formiranja "OH radikala moze
biti ostvarena primenom ksenon blic lampi koje emituju zracenje u oblasti od 210 — 240
nm.

2.1.3.2. Kinetika UV/H,0;procesa

Degradacija molekula organskog polutanta tokom primene UV/H,0, procesa mozZe biti
posledica direktne apsorpcije fotona i eksitacije molekula, koja rezultuje raskidanjem
veze, ili/i reakcije organskih polutanata sa ‘OH radikalima, koji nastaju fotolizom vodonik
peroksida. Stoga, brzina degradacije nekog organskog polutanta tokom UV/H,0, procesa
moze biti predstavljena jednac¢inom (2.1-24):

_ M =1,0.f.(1—exp(—4,))+ kOH,c [OH][c]
& (2.1-24)

gde je:

¢ — koncentracija organskog jedinjenja c,

Iy — intenzitet upadnog UV zracenja,

@, — kvantni prinos organskog jedinjenja (frakcija apsorbovanog zracenja koja dovodi do fotolize),

f. — odnos zraCenja apsorbovanog od strane organskog jedinjenja i zraenja apsorbovanog od ostalih
jedinjenja,

kon, — konstanta brzine reakcije drugog reda ‘OH radikala i organskog jedinjenja c,

[OH] — koncentacija hidroksil radikala.

Direktna fotoliza zagadujucih organskih materija je uglavnom spora ili se ne deSava, stoga
se moze pretpostaviti da do degradacije dolazi,pre svega,reakcijom sa "OH radikalima, kao
Sto je prikazano jednacinom 2.1-25.

HO  organski supstrat —2— intermedijarni proizvodi(P) (2.1-25)

Nastali intermedijerni proizvodi takode pokazuju visoku reaktivnost prema hidroksilnim
radikalima.

intermedijarni proizvodi(P) HO —~— proizvodi (P;) (2.1-26)
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U skladu sa jednacinom (2.1-25), brzina degradacije organskogsupstrata, s, se moze
izraziti slede¢om jednacinom:

dc,
=kyConC,
dt (2.1-27)

gde je ¢, — inicijalna koncentracija organskog supstrata, coy — koncentracija ‘OH radikala, k, — konstanta
brzine reakcije drugog reda i # — reakciono vreme.

U literaturi se mogu sresti mnogi kineticki modeli koji opisuju kinetiku degradacije
organskih polutanata, a zasnovani su na aproksimaciji ravnoteznog stanja. Koncentracija
‘OH radikala, koju je nemoguce izmeriti, na ovaj nadin je dovedena u korelaciju sa
koncentracijom vodonik-peroksida. Prethodno navedena aproksimacija zasnovana je na
pretpostavei da je brzina formiranja "OH radikala jednaka brzini njihovog utro$ka. U
slu¢aju razgradnje organskog jedinjenja moglo bi se re¢i da je brzina formiranja ‘'OH
radikala jednaka zbiru brzine njihove reakcije sa molekulom organskog supstrata i brzine
njihove reakcije sa formiranim intermedijarnim proizvodima (jednacina 2.1-28).

kchzOz = kyConC, + kSCpCOH

(2.1-28)
Iz ove jednadine proizilazi da je koncentracija "OH radikala jednaka:
o = ko,
OH —
ko, + ki, (2.1-29)

Ukoliko se pretpostavi da je reaktivnost radikala sa razli¢itim organskim molekulima
prisutnim u radnom rastvoru priblizno istog reda veli¢ine 1 ako je vodonik-peroksid dodat
u velikom visku, tako da je promena njegove koncentracije bez znacaja, pre svega u
pocetnoj fazi tretmana, integracijom dolazimo do slede¢e logaritamske zavisnosti:

ln(ct/co) = _kappt (21_30)

gde je ¢, — koncentracija organskog supstrata nakon vremena t, ¢, — inicijalna koncentracija organskog
supstrata, kg, (min™") konstanta brzine reakcije pseudo-prvog reda (prividna konstanta brzine).

Konstanta brzine reakcije degradacije organskih jedinjenja izraCunava se iz semi-
logaritamskog grafika In(c/cp) prema vremenu, pomocu linearnog regresionog modela.
Fitovanjem vrednosti u oblasti linearne promene koncentracije organskih zagadujuc¢ih
materija u vremenu, dobija se jednacina ¢iji nagib (sa pozitivnim predznakom) predstavlja
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konstantu brzine. Ovako pojednostavljen kineticki model, najes¢e koris€en u literaturi za
pracenje kinetike degradacije organskih zagaduju¢ih materija AOP procesima, primenjen
je u ovoj doktorskoj disertaciji za pracenje kinetike degradacije ispitivanih organskih
supstrata. U svim eksperimentalim rezultatima vrednosti kvadrata linearnog korelacionog
koeficijenta R? su bile vece od 0.98, to potvrduje pretpostavljeni kineti¢ki model. Vreme
polu-zivota (t;2) organskih zagadujucih materija se definiSe jednacinom:

In2
Lyp=——

(2.1-31)
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2.2. Lekovii sredstva za licnu higijenu u Zivotnoj sredini

Aktivne komponente lekova (eng. Active pharmaceutical ingredients, APIs) predstavljaju
kompleksne molekule sa razli¢itom funkcionalnos$¢u, fizicko-hemijskim i bioloskim
svojstvima. Razvijeni su 1 koriste se zbog njihove manje ili viSe specificne bioloske
aktivnosti. Uglavnom je re¢ o polarnim jedinjenjima, molekulske mase u opsegu od 200
do 500 ili 1000 Da. Pripadaju grupi polutanata koji se nazivaju i mikropolutantima, s
obzirom da su prisutni u akvati¢noj sredini u mikrogramskim (pg dm™) ili nanogramskim
koncentracijama (ng dm™).

Farmaceutici mogu biti podeljeni na osnovu njihove namene i bioloske aktivnosti (npr.
antibiotici, analgetici, antipiretici, antihistaminici, antineoplastici, antiinflamatorni lekovi).
Klasifikacija molekula aktivne komponente lekova na osnovu hemijske strukture se koristi
uglavnom unutar odredene podgrupe lekova, tako se, na primer, u grupi antibiotika
razlikuju podgrupe B-laktami, cefalosporini, penicilini ili hinoloni. Ocekivalo bi se da se
ova jedinjenja mogu posmatrati kao grupa i u pogledu hemijske strukture. Medutim, ¢ak i
male promene u hemijskoj strukturi mogu imati znacajan uticaj na njihovu rastvorljivost i
polarnost, kao i na druge osobine od znac¢aja za njihovu sudbinu u zivotnoj sredini. Sledeci
nacin klasifikacije lekova se odnosi na njihovo delovanje (antimetaboliti u grupi
citotoksika), gde hemijska struktura molekula u okviru iste grupe moze biti razlicita, a
samim tim, 1 njihova sudbina u Zivotnoj sredini. U ovom slucaju jedinjenjima se ne moze
pristupiti kao grupi u pogledu efekta na zivotnu sredinu.

Aktivne komponente lekova uglavnom poseduju bazne ili kisele funkcionalne grupe,
nekada 1 obe u okviru istog molekula. Pri uslovima koji vladaju u Zivotnoj sredini
molekuli lekova mogu biti neutralni, katjonski, anjonski ili u formi cviter jona. Sve
navedeno ¢ini ponasanje lekova u Zivotnoj sredini izuzetno kompleksnim. Lekovi su od
posebnog znacaja zbog razlike u pojavi, sudbini i uticaju na coveka ili na druge ciljane
organizme, kao §to su bakterije ili paraziti, ali 1 na organizme u Zivotnoj sredini koji nisu
njihova ciljna grupa.

2.2.1. Aktivne komponente lekova, metaboliti i proizvodi transformacije

Poslednjih nekoliko godina otkriveno je da sa aspekta procene ekoloskog rizika nisu
znaajne samo aktivne komponente lekova, ve¢ i jedinjenja koja nastaju kao posledica
njihovih strukturnih promena u Zivotnoj sredini. Nakon Sto dospeju u zivotnu sredinu,
aktivne komponente lekova podlezu raznim strukturnim promenama pod uticajem
biotickih i abiotickih procesa. Takode, do strukturnih promena dolazi i tokom tretmana
otpadnih voda [Ravina 1 sar., 2002, Ternes i sar., 2003, Mendez-Arriaga 1 sar., 2008].
Mnogi lekovi u zivotnoj sredini podlezu bioloSkoj transformaciji od strane organizama,
kao $to su bakterije 1 gljive [Groning 1 sar., 2007, Hais 1 sar., 2006]. S druge strane, do
strukturnih promena lekova dolazi i u samom organizmu ¢oveka ili Zivotinja pod uticajem
mikroorganizama crevne flore ili enzima kao $to su citohromi. Na ovaj nacina nastala
jedinjenja nazivaju se metaboliti. Dakle, termin metaboliti se odnosi na jedinjenja koja
nastaju kao posledica promena hemijske strukture lekova u organizmu ¢oveka ili Zivotinja.
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Metaboliti nastaju kao posledica biohemijskih reakcija pod dejstvom enzima, bakterijskom
aktivnoS¢u u sistemu za varenje i bakterijskom aktivnos¢u na kozi, kao i u abiotickim
procesima (hidroliza lekova u Zeludcu).

Nakon izluc¢ivanja aktivnih komponenata lekova i metabolita u zivotnu sredinu, dolazi do
njihove daljekako bioticke, tako i1 abioticke tranformacije, uz nastajanje novih jedinjenja,
koja su oznacena kao proizvodi transformacije. Tranformacioni procesi ukljucuju reakcije
hidrolize, photo-oksidacijei hemijske reakcije koje se odvijaju tokom tretmana otpadnih
voda i voda za pice. Na slici 2.2-1 Sematski je predstavljena razlika izmedu metabolita i
proizvoda transformacije.

Slika 2.2-1 Metaboliti i proizvodi transformacije [Kiimmerer, 2008]

2.2.2. Upotreba, nacin koriséenja i drugi izvori

Podaci o ukupnoj svetskoj potro$nji lekova nisu poznati. Potro$nja i primena lekova moze
znacajno da varira od zemlje do zemlje [Verbrugh i de Neeling, 2003, Goossens 1 sar.
2003, 2007, Schuster 1 sar., 2008]. Ukoliko postoje promene u zakonskoj regulativi,
nametnute od strane zdravstvenog sistema, moguce je da se odredeni lekovi viSe ne koriste
u nekoj zemlji, dok upotreba drugih postaje znacajna, pre svega zbog ekonomskih razloga.
U pojedinim zemljama se odredeni lekovi izdaju bez lekarskog recepta, dok je u drugim
njihova kupovima moguca samo uz lekarski recept. Antibiotici, kao $to je streptomicin se
koriste 1 u polmologiji, dok je poznata upotreba drugih antibiotika u pcelarstvu. Evidentno
je da generalizacija nije moguca i u ovom sluc¢aju. Na osnovu istrazivanja sprovedenih u
USA, smatra se da je Siroka upotreba streptomicina u vocarstvu dovela do povecane
rezistentnosti patogenih bakterija prema ovom leku. Upotreba antibiotika u ove svrhe je
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zabranjena u Nemackoj. Antimikrobni lekovi pripadaju grupi najcesc¢e koris¢enih lekova u
veterinarskoj medicini.

U Nemackoj je 2001. godine bilo registrovano oko 50 000 razli¢itih lekova, od toga 2700
lekova ¢ini 90% od ukupne proizvodnje, a sadrze oko 900 razli¢itih aktivnih supstanci
[Greiner 1 Ronnefahrt, 2003]. Ukupno 6000 — 7000 t aktivnih supstanci proizvedenih na
godisnjem nivou u Nemackoj predstavlja potencijalni rizik po zivotnu sredinu, $to je u
proseku 0,45 kg po glavi stanovnika. Istrazivanje Ongerth 1 Khana (2008) je pokazalo da
su podaci o potrosnji aktivnih supstanci lekova na godiSnjem nivou u istom rangu i u
Australiji.

S obzirom da su proizvodaci lekova duzni da proizvode lekove u skladu sa smernicama
Dobre proizvodacke prakse (engl. good manufacturing practice GMP), i s obzirom na
visoku ekonomsku cenu aktivnih supstanci, smatra se da je koli¢ina emisije lekova u
procesu proizvodnje zanemarljiva. Pretpostavlja se da je ovaj vid emisije nizak u Evropi i
Severnoj Americi. Medutim, zvani¢nih podataka od strane proizvodaca s tim u vezi nema.
Nedavna istrazivanja su pokazala prisustvo pojedinih komponenata u otpadnim vodama u
azijskim zemljama u koncentraciji od nekoliko mg dm™ [Larsson i sar., 2008, Li i sar.,
2008a i 2008b]. Zabelezene su povecane koncentracije aktivnih komponenti u otpadnim
vodama lokalnog proizvodaca u Norveskoj [Thomas i sar., 2008].

Lekovi se, prema ocekivanju, mogu na¢i u otpadnim vodama bolnica i to u veéim
koncentracijama nego u komunalnim otpadnim vodama [Brown i sar., 2006, Gomez i sar.,
2006, Scifrtova i sar., 2008, Schuster i sar., 2008].

Lekovi iz kuénih apoteka, kojima je istekao rok trajanja, veoma cesto zavrSavaju u
kanalizaciju ili na komunalnoj deponiji. U skladu sa regulativom Evropske unije, bacanje
neiskori$¢enih lekova u otpad je zabranjeno od 1994. godine. Ipak, utvrdeno je da se
tre¢ina svih prodatih lekova u Nemackoj,kao 1 oko 25% lekova prodatih u Austriji, odlaze
zajedno sa drugim kuénim otpadom ili zavrsi u kanalizaciju [Greiner 1 Ronnefahrt, 2003].
Nedavno sprovedena anketa pokazala je da se 17.7% ispitanika otarasilo viSka, kao i
zastarelih lekova, bacanjem u toalet [http://www.start-project.de).]. Vise od polovine
pacijenata anketiranih u studiji sprovedenoj u US skladisti neiskori$¢ene, kao 1 lekove sa
isteklim rokom, u svojim kucama, pri ¢emu je polovina bacila lekove u kanalizaciju
[Bound i Voulvoulis, 2005]. Samo 23% ispitanika je vratilo lekove u apoteku. Istrazivanja
sprovedena u drugim zemljama pokazala su da se neiskoriS¢eni lekovi uglavnom skladiste
u domacinstvima 1 da se najceS¢e bacaju u komunalno smece ili prosipaju u kanalizaciju.
Sve prethodno navedene cCinjenice bitne su s aspekta procene puteva kojima lekovi
dospevaju u zivotnu sredinu.

Ukoliko se odlazu sa ku¢nim otpadom, lekovi mogu da zavrse na deponiji 1 putem ocednih
voda deponije kontaminiraju povrSinske i podzemne vode [Ahel i Jeli¢i¢, 2001, Metzger
2004]. Doprinos ovog nacina odlaganja neiskori§¢enih lekova nije poznat.
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2.2.3. Sudbina lekova u Zivotnoj sredini

Ukoliko lekovi, njihovi metabolite i transformacioni proizvodi nisu eliminisani tretmanom
otpadnih voda, mogu dospeti u prirodne vodotokove i eventualno do vode za pice.
Sistematska proucavanja o pojavi lekova u Zzivotnoj sredini su dostupna za nekoliko
zemalja. Takode, postoje i dokazi o pojavi oko 160 lekova kako u kanalizacijskim
otpadnim vodama, tako 1 u povrSinskim i podzemnim vodama. Pojedine aktivne
komponente lekova detektovane su i u pijacoj vodi, kao i na Artiku [Kallenborn i
sar.,2008]. Istrazivanja sprovedena u razli¢itim zemljama potvrdila su prisustvo lekova u
povriinskim i komunalnim otpadnim vodama u opsegu koncentracija od nekoliko ng dm™
do nekoliko pg dm™. S druge strane, malo se zna o pojavi, sudbini i aktivnosti metabolita,
koji takode mogu biti detektovani u zivotnoj sredini [Miao i sar., 2005]. Njihov uticaj na
organizme je uglavnom manji u odnosu na polazno jedinjenje. Medutim, ne mora uvek biti
tako, kao sto je dokazano, na primer, za metabolite norfluoxetina [Nalecz i sar., 2007].

Nekoliko razli¢itih ne-bioti¢kih procesa mogu dovesti do uklanjanja lekova iz otpadnih,
povrsinskih i podzemnih voda, kao i iz zemljiSta. Dominantni procesi su sorpcija i
biodegradacija, pri ¢emu fotodegradacija i hidroliza takode mogu biti od znacaja.

Sorpcija lekova zavisi od prisustva neutralnih i1 jonskih vrsta, kao i1 karakteristika samih
lekova. Sorpcija moze uticati na Sirenje i biodostupnost lekova u zivotnoj sredini i na
njihovo uklanjanje tokom tretmana otpadnih voda. Poznato je da neki antibiotici (npr.
tetraciklini) imaju tendenciju da se vezuju za Cestice ili grade komplekse sa jonima
prisutnim u vodi [Thiele-Bruhn 2003, ter Laak i sar., 2006a,b]. Sorpcija antibiotika zavisi
od kolicine 1 prirode slobodnih i suspendovanih ¢estica u vodenoj fazi i prirodne organske
materije, od prisutnih minerala i distribucionog koeficijenta [Thiele-Bruhn, 2003].
Vezivanje za cCestice 1 formiranje kompleksa moZe dovesti do gubitka antibakterijske
aktivnosti lekova. Gubitak antibakterijske aktivnosti potvrden je na primeru
oxytetracyclina u morskoj vodi kao posledica gradenja kompleksa sa jonima kalcijuma 1
magnezijuma [Lunestad i Goksoyr, 1990]. Antibiotici mogu difundovati u biofilmove,
prisutne unutar kanalizacionih cevi, mulj ili stene u rekama 1 jezerima, $to moze dovesti do
nepreciznih procena rizika, s obzirom da koncentracije antibiotika u ovakvim
rezervoarima mogu biti nekoilko puta vece nego u vodenoj fazi. Nije poznato koliko jako
su antibiotici sorbovani za sedimente, kanalizacioni mulj, talozne materije, kao 1 pod
kojim uslovima mogu postati biodostupni i aktivni.

U Zivotnoj sredini lekovi podlezu brojnim reakcijama koje vode do potpune ili delimi¢ne
transformacije 1/ili degradacije polaznog jedinjenja. Do potpune mineralizacije uglavnom
ne dolazi, ve¢ je proces zaustavljen ranije. Nastali intermedijeri, tj. proizvodi
biotransformacije, mogu biti stabilniji od polaznog jedinjenja. Takode, njihova toksi¢nost
moze da varira 1 mogu imati veci potencijal za akumulaciju od polaznog jedinjenja.
Bakterije 1 gljivice su dve grupe organizama koje su u stanju da najefikasnije degradiraju
organske polutante u Zivotnoj sredini. Prisustvo gljivica je od vaznosti u zemljiStu, dok
obi¢no ne igraju vaznu ulogu u vodenoj sredini. Dakle, pretpostavlja se da su u
postrojenjima za preradu otpadnih voda bakterije odgovorne za vecinu biodegradacionih
procesa. Vise od 20 antibiotika iz grupe najznacajnijih antibiotika pokazali su se kao slabo
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biorazgradivi [Alexy i sar., 2004, Kummerer i sar., 2000]. Osim toga, prisustvo lekova u
vodenoj sredini ukazuje na njihovu nepotpunu degradaciju i1 eliminaciju tokom procesa
prerade otpadnih voda.

Efikasnost fotohemijskih transformacionih procesa lekova u povrSinskim vodama zavise
od mnogih faktora, kao Sto su dubina vode, salinitet, pH, turbiditet, koli¢ina, intenzitet i
talasna duzina suncevog zraCenja, geografska Sirina, vremenske prilike. Fotodegradacija
moze biti direktna i indirektna. Prilikom direktne fotolize, molekul apsorbuje suncevo
zraCenje tj. energiju koja dovodi do cepanja molekula. Indirektna fotoliza ukljucuje
prirodno prisutne molekule, kao $to su nitrati, koji mogu da generiSu visoko reaktivne
vrste (npr. singletni kiseonik 'O,, hidroksil radikal "OH ili alkil peroksi radikal ‘OOR) i
solvatisane elektrone pod dejstvom suncevog zracenja. Apsorpcija radijacije od strane
nitrata ili rastvorene organske materije dovodi do formiranja ve¢ine od gore navedenih
vrsta. Hidroksil radikal sa svojom neselektivnom 1 izuzetno elektrofilnom prirodom je
najreaktivnija vrsta. Konstante brzine reakcije drugog reda izmedu "OH radikala i vecine
organskih jedinjenja su u opsegu od 10’-10'" M's™ [Buxton i sar.,1988]. Uprkos niskoj
koncentraciji ‘OH radikala u povrsinskim vodama (107%-10"® M), ove reaktivne vrste
imaju izuzetan doprinos indirektnoj fotolizi, pre svega reakcijama kao $to su oduzimanje
vodonika, adicija na dvostruke veze, procesima fototransformacije u povrsinskim vodama,
¢ime je razlikovanje proizvoda nastalih direktnom i indirektnom fotolizom onemoguéeno
[Brezonik 1 Fulkerson-Brekken, 1998, Russi 1 sar., 1982; Lam i Mabury, 2005]. Medutim,
karbonatni radikali mogu biti generisani u reakciji ‘'OH radikala sa karbonatima i
bikarbonatima prisutnim u vodi. Poznato je da su karbonatni radikali dobri hvata¢i ‘OH
radikala, §to moze smanjiti ili spreciti degradaciju organskih supstrata u prirodnim
vodama. Drugi nacin indirektne fotolize oznacen je kao fotosenzitizacija. Energija
apsorbovana od strane prisutnih vrsta, koje imaju visoko sposobnost apsorpcije, (prirodna
organska materija u tripletnom stanju) se prenosi na organsko jedinjenje u osnovnom
stanju, dovodeci do njegove ekscitacije i1 fotoliti€kih reakcija. Huminske supstance mogu
smanjiti brzinu fotohemijske transformacije organskih polutanata u prirodnim vodama
kako apsorpcijom zraenja, tako 1 delovanjem kao neka vrsta unutrasnjeg filtera,
sprecavaju¢i na taj nain transfer energije do drugih jedinjenja, kao $to su lekovi
[Prabhakaran i sar., 2009].

Na osnovu navedenog moze se zakljuciti da je fotodegradacija jedan od najznacajnijih
procesa u pogledu definisanja sudbine lekova u Zivotnoj sredini, upravo zbog ¢injenice da
mnogi lekovi zbog svoje aromaticne strukture, prisustva heteroatoma i drugih hromofora,
mogu ili apsorbovati suncevo zraCenje ili reagovati sa generisanim reaktivnim vrstama u
prirodnim vodama. Prisustvo lekova u povrSinskim vodama je potvrda da netaknuti
prolaze kroz intenzivne uslove biodegradacije u tretmanu mulja, stoga je oCekivano da
fotohemijski procesi pod dejstvom suncevog zraCenja igraju bitnu ulogu prilikom
transformacije lekova u prirodnim vodama.
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2.2.4. Uticaj lekova

Koli¢ina dostupnih podataka o uticaju aktivnih komponenti lekova na akvaticnu i1
teresticnu sredinu raste poslednjih godina, ali je i dalje generalno na niskom nivou.
Utvrdeno je da visoke koncentracije odredenih aktivnih komponenti mogu imati akutni
uticaj na organizme. Hroni¢ni uticaj niskih koncentracija na vrstu Daphia magna, alge i
bakterije je takode ispitivan. U ovim studijama najces¢e je proucavan uticaj antibiotika
[Boxall i sar., 2003, Yamashita i1 sar., 2006,] i drugih lekova, kao §to su diklofenak,
ibuprofen, karbamazepin i1 fluoksetin. Minimalna koncentracija koja izaziva efekat (engl.
Lowest observed effect concentration, LOEC) na standardnim laboratorijskim
organizmima je oko dva puta veca od maksimalnih koncentracija lekova detektovanih u
otpadnim vodama [Fent i sar.,2006]. LOEC koncentracija diklofenaka za ribe je u opsegu
koncetracija detektovanih u otpadnim vodama [Schwaiger i sar., 2004; Triebskorn i sar,
2004, 2005; Hoeger i sar., 2007], dok je LOEC koncentracija propranolola i fluoksetina za
zooplaktone i1 bentoske organizme bliska maksimalnoj izmerenoj koncentraciji u
efluentima [Fent i sar.,20006].

Procene rizika su uglavnom zasnovane na jednoj aktivnoj komponenti, medutim lekovi su
u zivotnoj sredini prisutni kao multi komponentna smesa sa drugacijim ekotoksikoloskim
uticajem od pojedina¢ne komponente [Silva i sar., 2002; Cleuvers 2004, 2008; Backhaus i
sar., 2004, 2008; Pomati i sar., 2007]. Generalno, znanje o toksi¢nosti miksture
komponenti je limitirano. Mnogi lekovi imaju isti ili veoma sli¢an nacin delovanja, tako da
je njihov aditivan uticaj ocekivan. Takode, rezistentnost nastala u kontaktu sa jednom
vrstom antibiotika moZe da se ispolji i prema drugim antibioticima u okviru ili ¢ak izvan
razli¢itih klasa antibiotika. Donja granica uticaja antibiotika cefalosporina moze biti
nekoliko puta niZa u prisustvu citotoksi€nog anti-metabolita 5-fluorouracila, koji se koristi
u terapiji kancera. Kao posledica svega navedenog, a upravo zbog permanentnog
ispusStanja smese lekova u akvati¢nu sredinu, ta¢no predvidanje njene hroni¢ne toksi¢nosti
je neophodno za procenu rizika po Zivotnu sredinu.

Sematski prikaz puteva izloZenosti razli¢itim vrstama farmaceutika, njihovoj sudbini i
uticaju dat je na slici 2.2-2. U ovom kontekstu farmaceutici mogu biti grubo podeljeni na
farmaceutike za upotrebu u humanoj medicini (F1) 1 farmaceutike za upotrebu u
veterinarskoj medicini (F2). Farmaceutici koji se koriste u veterinarskoj medicini mogu
dalje biti podeljeni na farmaceutike za stimulaciju rasta u stoCarskoj proizvodnji,
farmaceutike koji se koriste u terapeutske svrhe u stocarstvu, kokcidiostatike koji se
koriste u Zivinarstvu, antiparazite 1 aditive koji se koriste u uzgoju riba (F5, F3, F4).
Farmaceutici za primenu u humanoj medicini uglavnom putem urina i fecesa (F6)
dospevaju u komunalne otpadne vode (F7).

Farmaceutici, kao 1 ostali ksenobiotici, u zivotnoj sredini mogu: 1) podle¢i potpunoj
mineralizaciji do ugljen-dioksida i vode (npr. aspirin), ii) zaostati u mulju zbog svoje
lioifilnosti 1 slabe degradacije (F8) 1 iil) metabolizovati do hidrofilnijih, ali 1 dalje
perzistentnih jedinjenja koja ne podlezu degradaciji tokomtretmana otpadnih voda (F9),
dospevaju u prirodne recipijente (F10) 1 uti¢u na akvati¢ni svet, ukoliko su zadrzali svoju
biolosku aktivnost (F11).
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Farmaceutici sa potencijalom da budu zadrzani u mulju, ukoliko je mulj zatim rasut u
zivotnoj sredini, mogu delovati na mikroorganizme i druge organizme u zemljistu (F12).
Farmaceutici za stimulaciju rasta u stoCarskoj proizvodnji zavr§avaju uglavnom u dubrivu
(F13) i tim putem mogu delovati na organizme u zemljistu (F14). Zbog spiranja sa
povrsina, prisustvo hidrofilnih farmaceutika ili njihovih metabolita koji zavrSavaju u
dubrivu u akvati¢noj sredini, takode se o¢ekuje (F15). Uticaj farmaceutika koji se koriste u
veterinarskoj medicini na organizme u zemljistu (F17) mogu¢ je i direktnim izlu€ivanjem
putem urina 1 fecesa (F16). Farmaceutici koji se koriste za uzgoj riba direktno dospevaju u
prirodne recipijente,zbog Cinjenice da se uglavnom koriste kao dodaci hrani, kao i da
veliki deo ovim putem administriranih lekova ne biva pojeden od strane riba (F18). Visak
medicinskih supstanci iz kuénih apoteka zavrsi u kanalizaciju (F19).

Slika 2.2-2 Putevi izloZenosti, sudbina i uticaj lekova koji se koriste u humanoj i
veterinarskoj medicini [Halling-Sorensen i sar., 1998]

41



Teorijski deo Lekovi i sredstva za licnu higijenu u Zivotnoj sredini

2.2.5. Metamizol

Analgetici pripadaju grupi najcesce detektovanih lekova u Zivotnoj sredini. Metamizol ili
dipiron (natrijum[2,3-dihydro-1,5-dimethyl-3-oxo0-2phenyl-1H-pyrazol-4yl)methylamino]
methanesulfonate) je snazan analgetik i antipiretik. U Srbiji se u prodaji moze naci pod
nekoliko trgovackih naziva, kao §to su Analgin, Baralgin M i Novalgetol. Iako je njegova
upotreba zabranjena u nekim zemljama (USA, Velika Britanija) zbog rizika od izazivanja
agranulocitoze, u Nemackoj, Italiji, Spaniji, kao i u Srbiji je jo§ uvek jedan od najvise
konzumiranih lekova [Banchero i Giachetto, 2002]. Nedavno istrazivanje Feldmanna i
sar., 2007 ukazuje na predvideno i detektovano optere¢enje metabolitima metamizola u
razli¢itim kanalizacionim otpadnim vodama i potvrduje veliku potrosnju ovog leka,
posebno u klinickim uslovima. U pogledu nacina delovanja, metamizol se smatra
prolekom. Nakon oralne primene metamizol brzo hidrolizuje uz nastajanje 4-
metilaminoantipirina (4-MAA), koji se apsorbuje i biotransformise enzimskim reakcijama
[Ergun 1 sar., 2004]. U jetri dolazi do metabolizma 4-MAA putem demetilacije i
formiranja 4-aminoantipirina (4-AA), koji dalje pod dejstvom enzima N-acetiltransferaze
prelazi u acetilaminoantipirin (4-AAA). Drugi vazan metabolit metamizola, 4-
formilaminoantipirin (4-FAA), nastaje oksidacijom n-metil grupe [Geisslinger 1 sar., 1996]
Metabolicki put metamizola prikazan je na slici 2.2-3.

O—S——O0

ONa
Metamizol / \I

~—°

\
S

N

&ga

4-AAA

Slika 2.2-3 Metabolicki put metamizola
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Matamizol 1 njegovi metaboliti najéeS¢e nisu u potpunosti eliminisan bioloSkim
tretmanom, stoga je njihovo prisustvo detektovano u otpadnim [Gomez i sar., 2007;
Martinez Bueno 1 sar., 2007; Feldmann i sar., 2007] i povrSinskim vodama [Moldovan,
2006; Wiegel i sar., 2004; Zuehlke i sar., 2004] u visokim koncentracijama. Prisustvo
metabolita metamizola, 4-FAA 1 4-AAA, detektovano je i u Srbiji u uzorcima povrsinskih
voda Dunava, Save, Tise i Peka, kao i u nekim uzorcima podzemnih voda [Radovi¢ i sar.,
2009].

Perez-Estrada i sar., 2007, ispitivali su moguénost primene fotokataliti¢kih procesa i foto-
Fenton procesa u cilju degradacije metamizola i njegovih metabolita u vodi. Eksperimenti
su sprovedeni u parabolicnom kolektoru (engl. Compound Parabollic Collector, CPC) pod
dejstvom suncevog zracenja u stacionarnimm uslovima. Potpuno uklanjanje metamizola
postignuto je tokom tretmana od 15 min, dok je za postizanje stepena mineralizacije od
75% bilo potrebno 30 min. Fotokataliticki proces se u ovom slucaju pokazao kao manje
efikasan, pri ¢emu je potpuno uklanjanje metamizola postignuto za 60 min.

Gomez i sar., 2008, proucavali su degradaciju tri metabolita metamizola (4-MAA, 4-FAA
1 4-AAA) u razli¢itim vodenim matriksima pod dejstvom simuliranog suncevog zracenja
(sistem Suntest). Eksprimentalni podaci su fitovani pseudo-prvim kinetickim modelom, a
dobijene vrednosti konstanti brzine su u opsegu od 1.66 do 5.89 h' sa vremenima
poluzivota od 0.12 do 0.58 h.

2.2.6. Ranitidin

Ranitidin ((E)-N-(2-((dimetilaminometil)-furan-2-2-i1)metilitio)etil)-N'-metil-2-nitroetan-
1,1-diamin) pripada podgrupi antiulkusnih lekova poznatih kao blokatori histaminskih H2
receptora, sprecava efekat hemijskog jedinjenja histamina na Zeludac i tako smanjuje
luc¢enje hlorovodonic¢ne kiseline u Zelucu. Prvenstveno se primenjuje za lecenje ulkusa
zeluca 1 dvanaestopalac¢nog creva. Ranitidin u jetri biva metabolizovan u koli¢ini od 30%
do 70% do ranitidina N-oksida, ranitidina S-oksida i N-desmetil ranitidina, koji ¢ine oko
4%, 1% 1 1% od doze, respektivno [Martin i sar., 1981]. U proseku se oko 30% ranitidina
izlu¢i putem urina u nepromenjenom obliku nakon administracije. Strukture ranitidina 1
njegovih metabolita prikazane su na slici 2.2-4.
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Slika 2.2-4 Struktura ranitidina i njegovih metabolita

Ranitidin je klasifikovan kao lek sa visokim ekoloskim opterecenjem 1 nalazi se na listi
prioritetnih lekova za koje je potrebno sprovesti stratetgiju pracenja i ekotoksikoloske
testove [Besse i Garric, 2008]. Prisustvo ranitidina je detektovano u povrSinskim i
otpadnim vodama u Evropi i Americi [Kolpin i sar., 2002; Gros i sar., 2007; Castiglioni i
sar., 2006; Conley i sar., 2008] kao i u sedimentima [Zuccato i sar. 2000]. Naime, u
istrazivanju sprovedenom u Italiji, srednja vrednost koncentracije ranitidina u efluentima
sistema za pre¢i§¢avanje otpadnih voda je iznosila 288,2 ng dm™, dok je koncentracija
ranitidina u povr$inskim vodama u Severnoj Italiji iznosila 4 ng dm™ [Zuccato i sar.,
2006]. Rezultati istrazivanja prisustva 74 aktivnih komponenti lekova u slivu reke Ebro u
Spaniji, ukazali su na prisustvo ranitidina u koncentraciji od 109 ng dm™ [Lépez-Serna i
sar., 2011].

Nekoliko istrazivanja sprovedeno je do sada u cilju pracenja photodegradacije ranitidina u
povrSinskim vodama, kao 1 efikasnosti njegovog uklanjanja primenom nekih od
unapredenih oksidacionih procesa. Lach i sar., 2003 su potvrdili da je direktna fotoliza
ranitidina dominanatan put njegove transformacije u povrsinskoj vodi. Vreme poluzivota u
toku letnjih meseci iznosilo je oko 70 min, dok je o¢ekivano vreme poluZivota tokom zime
oko 6h. Isidori 1 sar., 2009 su identifikovali dva proizvoda fototransformacije ranitidina
pod dejstvom simuliranog suncevog zraCenja 1 sproveli testove hroni¢ne 1 akutne
toksicnosti, kao 1 tzv. SOS Chromotest i Ames tesu u cilju odredivanja njihove
genotoksi¢nosti. Addamo 1 sar., 2005 su postigli stepen uklanjanja ranitidina od oko 80%
u prisustvu komercijalnog fotokatalizatora TiO, (Degussa P25), pod dejstvom zracenja
zivinih lampi srednjeg pritiska, dok je mineralizacija u ovom slucaju izostala. IstraZivanje
Rivasa 1 sar., 2009 ima za cilj optimizaciju parametara, kao $to su pH, doza ozona,
inicijalna koncentracija ranitidina 1 prisustvo slobodnih radikala pri kojima se odvija
ozonizacija ranitidina.
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2.3. Pesticidi

Globalizacija trzista i porast svetske populacije doveli su do vece opasnosti od invazivnih i
egzotinih vrstai povecali zahteve za proizvodnjom hrane. Pesticidi su osnovno sredstvo u
integrisanom upravljanju Steto¢inama, bez upotrebe pesticida znacajan procenat
poljoprivrednih proizvoda bi se izgubio, infektivne bolesti bi se proSirile, a nativna stanista
pojedinih vrsta bi bila opustoSena. Pesticidi su bioloski aktivna jedinjenja proizvedena za
primenu u poljoprivrednoj proizvodnji da bi se sprecili ili ogranicili Stetni efekti bioloskih
agenasa, kao Sto su insekti, glodari, prouzrokovaci biljnih bolest, nepozeljne biljne vrste
(korovi) 1 dr. Medutim, primenu pesticida Cesto prati rizik od nepozeljnih posledica za
zivotnu sredinu. Pesticidi mogu kontaminirati povrSinske i podzemne vode, mogu ispoljiti
Stetne efekte na gajenim biljkama, korisnim organizmima u zemljiStu, sitnim sisarima i
pticama, mogu se naci kao ostaci u hrani i mogu prouzrokovati rezistentnost bioloskih
agenasa. Stoga je bitno razumeti sudbinu pesticida u Zivotnoj sredini i proceniti
potencijalnu izlozenost i rizike po zdravlje ljudi i kvalitet zivotne sredine. Primena
pesticida u ciljanoj oblasti neminovno dovodi do transporta ovih jedinjenja i njihovih
degradacionih proizvoda i u ostale delove. Detekcija pesticida i njihovih degradacionih
proizvoda u zemljiStu [Kumar 1 sar., 2006; Loague i sar., 2006; Jiang i sar., 2009;
Hildebrandt i sar., 2009], vazduhu [Buehler i sar., 2004; Goel i sar., 2005], vodi [Di Corcia
1 sar., 2000; Harman-Fetcho 1 sar., 2005; Kuster i sar., 2008], kao i negativan uticaj na ne
ciljane organizme i ekosistem [Margni i sar., 2002; Schulz 2004] doveli su do zabrinutosti
javnosti. Razumevanje fizickih, hemijskih i bioloskih procesa koji kontroliSu ponaSanje
pesticida u okolini i njihov uticaj na ciljane i ne ciljane vrste je imperativ za poboljSanje
sposobnosti identifikacije 1 razvoja strategija upravljanja Stetoinama koje su efikasne i
imaju minimalan negativan uticaj na zdravlje ljudi i kvalitet Zivotne sredine.

Zbog svega navedenog, cilj moderne hemije pesticida jeste upravo proizvodnja pesticida
koji su efikasni u malim koncentracijama, specifi¢nijeg dejstva i manje perzistentni u
zivotnoj sredini. Pesticide karakteriSe jedinstvena hemijska struktura kao i jedinstven
nacin kori$¢enja i interakcija sa zivotnom sredinom. Uglavnom, klasifikacija pesticida je
izvrSena uzimajué¢i u vidu dva kriterijuma: hemijsku klasu kojoj pripadaju i ciljne
organizme na koje deluju. Pesticidi su perzistentna, toksi¢na hemijska jedinjenja koja dugo
opstaju u ekosistemu nakon primene. PonaSanje i aktivnost pesticidnih jedinjenja u
zivotnoj sredini zavise od fizicko hemijskih karakteristika samih jedinjenja. Na primer,
organofosforni pesticidi opstaju 1 bivaju detektovani u povrSinskim vodama 1 20 godina
nakon upotrebe [Klecka 1 sar., 2001; Foghta i sar., 2001]. Postoje dva glavna razloga zasto
pesticidna jedinjenja opstaju u prirodi. Prvi razlog je odsustvo uslova neophodnih za
njihovu biodegradaciju, kao $§to su, na primer, mikroorganizmi odgovorni za
biodegradaciju ovih toksi¢nih jedinjenja. U slu¢aju prisustva odgovaraju¢ih
mikroorganizama, drugi limitiraju¢i faktori, na primer, nedostatak nutrijenata, mogu
stvoriti nepovoljne uslove za biodegradaciju. Drugi uslov je da pesticidi mogu biti otporni,
tj. rezistentni prema biodegradaciji.
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Potencijal pesticida da kontaminiraju podzemne ili povrSinske vode zavisi od mnogih
faktora koji, izmedu ostalog, ukljucuju karakteristike zemljiSta, karakteristike samih
pesticida i prakse upravljanja usevima.

2.3.1. Procesi koji odreduju sudbinu pesticidi u Zivotnoj sredini

Sudbina pesticida u Zivotnoj sredini zavisi od mnogih procesa koji definiSu njihovu
postojanost 1 pokretljivost. Interakcija pesticida sa zemljiStem, povrSinskim i podzemnim
vodama je kompleksna i kontrolisana brojnim bioloskim, fizi¢kim i hemijskim reakcijama
koje se uglavnom odvijaju istovremeno. UopSeno govoreci, procesi u zivotnoj sredini koji
su odgovorni za ponasanje 1 sudbinu pesticida mogu se svrstati u tri grupe [Kerle 1 sar.,
1996; Logan, 1999]:

e Transportni procesi (odgovorni su za pomeranje pesticida od inicijalne tacke
uvodenja u zivotnu sredinu, kao i kroz sistem zemljiSte-voda);

e Transfer proces (kontroliSu kretanje pesticida u okviru jednog dela Zivotne sredine
(voda, vazduh, biota, suspendovani sedimenti i sedimenti dna); odnose se na nacin
distribucije pesticida izmedu Cvrste i1 te¢ne faze (npr. zemljiSte 1 zemljis$ni rastvor)
ili izmedu ¢vrste 1 gasovite faze (zemljiste i vazduh koji sadrzi));

e Transformacioni procesi (odnose se na bioloske 1 hemijske procese koji dovode do
promene strukture pesticida ili njihove potpune degradacije).

Razliciti tipovi zemljista, klimatski faktori i nacin rukovanja pesticidima mogu unaprediti
ili spreciti svaki od gore navedenih procesa. Uloga pojedinih faktora zemljiSnog profila
moze biti sumirana [Evangelou 1998; Huang i Iskandar, 2000]:

e tekstura zemljiSta utiCe na brzinu kretanja vode kroz zemljiSte 1 na aktivnu
povrsinu zemljiSta. ZemljiSte sa finom teksturom ima vecu specificnu povrsinu i
nisku permaebilnost, a samim tim 1 duZe vreme kontakta 1 veéu povrSinu sorpcije
za vezivanje polutanata. ZemljiSte sa visokim sadrZzajem gline moZe biti posebno
pogodno za zadrZavanje polutanata zbog male veliCine pora, kao i ogromne
povrsine dostupne za sorpciju katjona,

e permeabilnost zemljiSta predstavlja brzinu kretanja vode kroz sloj zemljista i
izuzetno je bitan faktor s aspekta zadrZavanja polutanata u zemljiStu. Sporije
kretanje vode kroz sloj zemljiSta dovodi do porasta vremena kontakta izmedu
polutanata i zemljista,

e dubina zemljiSta uti¢e na duzinu kontakta izmedu polutanata i Cestica zemljista,

e pH zemljiSta utiCe na rastvorljivost polutanata 1 brzinu bioloskih procesa
uklanjanja polutanata. Ukoliko je zemljiSte kiselije rastvorljivost polutanata je
veca, smanjenja je sorpcija, kao i efikasnost bioloskih procesa,

e zemljiSna organska materija uti¢e na sorpcioni potencijal zemljista 1 nivo bioloske
aktivnosti. Organska materija zemljiSta moze vezati isparljiva organska jedinjenja,
metale, nutrijente, pesticide i neke patogene. Takode, zemljiSna organska materija
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predstavlja izvor energije za mikroorganizme ¢ija je uloga izuzetno bitna u procesu
transformacije pesticida,
e nagib zemljiSta moze uticati na kolic¢inu vode koja ¢e se infiltrirati u dublje slojeve
zemljista.
Karakteristike pesticida su takode bitan faktor prilikom odredivanja njihove sudbine. Ove
karakteristike ukljucuju:

e Rastvorljivost u vodi,
e Sposobnost adsorpcije,
e Perzistentnost pesticida (vreme poluzivota).

Pesticidi sa dobrom rastvorljivos¢u, slabom tendencijom adsorpcije i duzom
perzistentnos¢u imaju veci potencijal kretanja.

Adsorpcioni koeficijent Koc predstavlja tendenciju pesticida da bude vezan za ¢vrstu fazu
zemljista. Vrednosti adsorpcionog koeficijenta vece od 1000 ukazuju na snaznu adsorpciju
molekula pesticida za zemljiSte i nisku mobilnost. S druge strane, pesticidi sa manjim
vrednostima adsorpcionog koeficijenta (< 3000-500) ¢e se lakSe infiltrirati vodom u nize
slojeve zemljista i1 predstavljati vecu opasnost za kontaminaciju podzemnih voda.

Rastvorljivost pesticida (ppm) predstavlja meru lakoce spiranja pesticida sa useva,
ispiranja ili povrSinskog spiranja. Pesticidi sa rastvorljivos¢u manjom od 1 ppm teze da
ostanu na povrSini zemljiSta, ne dolazi do njihovog ispiranja, a jedini nain njihovog
kretanja je povrSinsko spiranje, ukoliko je prisutna erozija zemljiSta. Pesticidi sa
rastvorljivo$¢u ve¢om od 30 ppm Ce se verovatno kretati sa vodom.

Perzistentnost pesticidnog jedinjenja odredena je njegovim vremenom poluZivota. Vreme
poluzivota tj. poluraspada pesticida se definiSe kao vreme potrebno da koncentracija
pesticida opadne na polovinu od pocetne vrednosti. Smatra se da pesticidi sa vremenom
poluraspada duzim od 21 dana mogu opstati dovoljno dugo da budu isprani ili sprani pre
nego podlegnu degradaciji.

Nijedna od navedenih karakteristika pesticida (adsorpcija, rastvorljivost, perzistentnost) se
ne moze pojedinacno iskoristiti u cilju predvidanja sudbine pesticida u Zivotnoj sredini.
PonaSanje pesticida u okolini zavisi¢e isklju¢ivo od medusobne kombinacije ovih
karakteristika, kao 1 njihove kombinacije sa tipom zemljisSta i uslovima u polju. Potencijal
kontaminacije podzemnih voda pesticidima u zavisnosti od karakteristika zemljista,
pesticida 1 koli¢ine vode sumiran je u tabeli 2.3-1.

2.3.1.1. Transport pesticida u Zivotnoj sredini

Pesticidi mogu da se trodimenionalno kre¢u kroz medije Zivotne sredine. Priroda pesticida
1 vrsta medija kroz koji se krecu odredi¢e povrsinu njihovog kretanja, nacin skupljanja,
brzinu kretanja i rezistentnost u zemljistu. Pesticidi mogu biti prisutni u zemljistu, vodi,
vazduhu 1 tkivima organizama (biljke, ptice, ribe i ljudi). Prenos pesticida posle primene
ukljucuje nekoliko simultanih ili sukcesivnih procesa, kao §to su: emisija, spiranje,
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degradacija, sorpcija/desorpcija, isparavanje, ispiranje, usvajanje od strane biljaka [Kerle 1
sar., 1996; Logan, 1999]. Ovi procesi mogu biti grupisani na one koji utiCu na
perzistentnost (fotodegradacija, hemijska degradacija, mikrobiolo¢ka degradacija) i one
koji uticu na mobilnost pesticida (sorpcija, usvajanje biljkama, isparavanje, erozija vetra,
spiranje, ispiranje).

U pogledu transporta pesticida potrebno je uzeti u obzir nekoliko aspekata:

Mehanizam transporta,

Proporciju transportovanog jedinjenja,

Sudbinu i ponasanje jedinjenja tokom transporta,
Bioloske posledice.

Tabela 2.3-1 Potencijal kontaminacije podzemnih voda pesticidima u funkciji karakteristika zemljiSta,
pesticida i koli¢ine vode [Kuhard i sar., 2004]

Potencijal kontaminacije podzemnih voda

Nizak rizik Visok rizik

Karakteristike pesticida

Rastvorljivost u vodi Slaba Dobra
Adsorpcija za zemljiste Visoka Niska
Postojanost Niska Visoka
Karakteristike zemljista

Tekstura Fina glina Grub pesak

Organska materija Visok sadrzaj Nizak sadrzaj

Makropore Nekoliko, male Puno, velike

Dubina do podzemnih voda 40 m ili vise 8 m ili manje

Zapremina vode

Male zapremine u retkim Velike zapremine u ¢estim

Ki$a/navodnjavanje . . . .
intervalima intervalima

Transport pesticida u vazduhu

Svi pesticidi, uprkos medijumu u kome su primenjeni, poseduju potencijal trensporta
putem vazduha. JaCina emisije pesticida zavisi od [Suthersan S, 2001]:

Pritiska,

Temperature isparavanja pesticida,

Koeficijenta raspodele izmedu atmosfere 1 bilo koje druge faze,
Metode aplikacije pesticida,

Faktor emisije koji se definiSe kao odnos emisije 1 upotrebe pesticida.

Transport pesticida vazduhom odvija se na nekoliko nacina. Pesticidi mogu biti noSeni
vetrom tokom aplikacije. Takode, pesticidi mogu biti transportovani putem sitnih Cestica
zemljista ili lis¢a. Ovakav nacin transporta pesticida kada vetar koji nosi pesticide oslabi
dovoljno da pestidici padaju svuda po povrSini naziva se suva depozicija. Pesticidi mogu i
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zajedno sa kapima kiSe pasti na zemlju, pri ¢emu je ovaj vid transopta oznacen kao mokra
depozicija.

Transport pesticida u vodi

Transport pesticida u vodi odvija se putem mokre depozicije, spiranjem sa povrSine,
infiltracijom vode u dublje slojeve zemljista, kanalizacijom, rekama. U pogledu transporta
pesticida voda se u mnogome ponasa kao vazduh. Pesticidi mogu biti relativno mobilni
ukoliko su suspendovani u re¢nim koritima. Vode koje se krecu brze mogu bolje prenositi
pesticide kao i Cestice za koje pesticidi mogu biti adsorbovani. Pesticidi u otvorenim
vodenim sistemima mogu da flotiraju na povrsini, difunduju u dublje slojeve ili se mogu
taloziti na sedimentima recnog dna. Pesticidi transoptovani sa povrSinskih slojeva kroz
profil zemljiSta mogu dospeti u podzemne vode ili dublje slojeve akvifere. Zbog spiranja
pesticida sa povrsine, erozije, ulivanja podzemnih voda u recipijente, povrSinske vode
takode mogu biti kontaminirane pesticidima. Sudbina pesticida 1 njihov transport su
primarno kontrolisani podpovrSinskim i povrSinskim okolnostima, na¢inom primene i
zavise od niza fizi¢kih, hemijskih i bioloskih procesa (evapotranspiracija, infiltracija,
usvajanje preko korena, disperzija, sorpcija, isparavanje) [Allen-King, 2000].

Transport pesticida u zemljistu

Ukoliko pesticid dospe u zemljiSte moguca su tri puta njegovog kretanja:

e Kretanje kroz slojeve zemljisSta sa vodom,

e Vezivanje za Cestice zemljiSta,

e Organizmi prisutni u zemljiStu ili slobodni enzimi mogu metabolizovati pesticide.
Tektura (procenat peska, mulja i gline) i1 struktura zemljiSta igraju glavnu ulogu u
procesima transporta pesticida. ZemljiSta sa visokim sadrzajem peska dozvoli¢e da voda
brzo prode, ne vezuju dobro pesticide, 1 uglavnom, ne sadrze populaciju mikroorganizama
kao druga zemljiSta. S druge strane, zemljiSta sa visokim sadrzajem gline 1 organske
materije uspori¢e kretanje vode, vezati lako pesticide 1 odlikuju se veCom raznolikoS¢u
populacije zemljiSnih organizama koji mogu metabolizovati pesticide [Fishel, 2005].

Transport pesticida u organizmima

Proces akumulacije pesticida u organizmima oznacena je kao bioakumulacija. Pesticidi
koji se bioakumuliraju u organizmima uglavnom pripadaju grupi perzistentnih pesticida.
Naime, oni se ne razlazu lako i zadrzavaju svoju formu cak i posle ingestije. Kretanje
pesticida od mesta ulaska u organizam do mesta delovanja obuhvata mobilnost pesticida 1
efikasnost transportnih mehanizama biljaka 1 Zivotinja. Na primer, sistemski herbicidi
mogu da se kre¢u od mesta ulaska do mesta delovanja, dok se drugi herbicidi ne krec¢u
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kroz biljke ili Zivotinje, 1 deluju na mestu direktnog kontakta sa tkivom. Stepen prodiranja
zavisi od permeabilnosti samog organizma prema primenjenom pesticidu. Permeabilnost, s
druge strane, varira znacajno izmedu biljaka i1 insekata, Cak i izmedu razlisitih tkiva u
istom organizmu. Na primer, respiratorni i digestivni sistemi Zzivotinja su obi¢no
permaebilniji od koze [Fishel, 2005]. Poslednjih godina raste zabrinutost u vezi sa
potencijalnim dejstvom mnogih pesticida kao endokrinih disruptora. Kao posledica toga,
upotreba pesticida, za koje je potvrdeno da dovode do poremecaja rada endokrinog
sistema, je zabranjena. Evropska mreza protiv upotrebe pesticida (engl. Pesticides Action
Network Europe) preporucuje dodatnu kontrolu prilikom odobrenja upotrebe nekog
pesticida u Evropi u pogledu njegovog potencijalnog dejstva kao endokrinog disruptora.
Direktivom 91/414/EEC, Evropska mreza protiv upotrebe pesticida preporucuje da se
zabrani upotreba slede¢ih pesticida: atrazina, endosulfana, vinklozolina, alahlora, fentin-
acetata, lindana, linurona, maneba, tirama, i zineba. Takode, ova mreza je sacinila listu od
146 supstansi potencijalnih endokrinih disrupora, kao i listu od 66 supstansi koje izazivaju
visoku zabrinutost.

2.3.1.2. Transfer pesticida

Transfer pesticida, ekvivalent njihovoj pokretljivosti, je esencijalan proces sa stanovista
kontrole Steto¢ina. Obi¢no, primenjeni pesticid mora da se krece kroz zemljiste da bi
omogucio klijanje semena. S druge strane, previsoka pokretljivost moze dovesti do
smanjenja efikasnosti kontrole Steto€ina, kontaminacije povrSinskih i podzemnih voda 1
uticati na druge organizme ukljucujuci i Coveka. Putevi kojima se moze odvijati transfer
pesticida iz jednog u drugi deo Zivotne sredine su [Logan 1999]:

e Adsorpcija/desorpcija,
e [sparavanje

e Ispiranje,

e Spiranje,

e Usvajanje.

Adsorpcija/desorpcija

Adsorpcija pesticidnih jedinjenja za zemljiSte je bitna fizicko-hemijska karakteristika koja
odreduje njihovu sudbinu u Zivotnoj sredini. Adsorpcija pesticida posledica je interakcije
pesticida 1 aktivnih centara zemljiSta. Tendencija pesticida da bude adsorbovan je
odredena zemljiSnim adsorpcionim koeficijentom K, koji se definiSe kao odnos
koncentracije pesticida adsorbovane za zemljiste (c) 1 koncentracije zaostale u zemljiSnom
rastvoru (c.) u uslovima ravnotezne raspodele (jednacina 2.3-1).

Ce (2.3-1)
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Polaze¢i od pretpostavke da je organska materija glavni sorbent u zemljiStu, deljenjem
adsorpcionog koeficijenta K4 sa sadrzajem organskog ugljenika (w(OC)) u zemljistu,
dobija se adsorpcioni koeficijent Koc, koji je merilo adsorpcije datog jedinjenja koja ne
zavisi od tipa zemljista (jednacina 2.3-2).

__Ka 100
" mOo0) (2.3-2)

Visoka vrednost adsorpcionog koeficijenta Koc ukazuje na tendenciju datog pesticida da
bude radije adsorbovan za aktivne cente zemljista nego da zaostane u zemljiSnom rastvoru.
Faktori od kojih zavise procesi adsorpcije/desorpcije pesticida mogu se podeliti na fizicko-
hemijske osobine zemljiSta i osobine pesticidnog jedinjenja. Od osobina zemljiSta mogu
biti izdvojene sledece:

o Tekstura zemljiSta (zemljiSta bogata organskom materijom imaju ve¢u moc¢
adsorpcije od mulja i peska zbog veceg broja aktivnih centara za koja se mogu
vezati pesticidi),

e VlaZnost zemljiSta (vlazna zemljiSta teze da adsorbuju slabije pesticide od suvih
zbog kompeticije molekula vode sa pesticidima za vezivanje za aktivne centre
zemljista),

e Sadrzaj organske materije (prirodna organska materija povecava rastvorljivost i
pokretljivost visoko hidrofobnih kontaminata kao S§to su polihlorovanifenoli,
PAHs, heksahlorbenzen i neki pesticidi, dok s druge strane, transport manje
hidrofobnih kontaminata ne zavisi od sadrzaja prirodne organske materije)

e pH vrednosti zemljista,

e distribucija Cestica po veli€ini,

e temperatura.

Osobine pesticidnih jedinjenja, bitne s aspekta procesa adsorpcije/desorpcije, su: struktura
molekula, naelektrisanje i rastvorljivost.

IstraZivanje uticaja temperature, vlaznosti 1 koncentracije elektrolita na adsorpciju atrazina
za Cetiri vrste zemljiSta, pokazalo je da sposobnost adsorpcije raste sa porastom
koncentracije elektrolita, smanjenjem vlaznosti, a opada sa porastom temperature [Dao 1
Lavy 1978; Wauspore i Myers, 1985]. Wauspore i Myers (1985) su potvrili da je
adsorpcija atrazina u pozitivnoj korelaciji sa sadrZzajem organske materije 1 gline, dok je
Huang (1984) pronaSao da je adsorpcija atrazina jaca ukoliko su Cestice zemljiSta pre¢nika
manjih od 20 pm.

Razvijeno je do sada nekoliko modela koji opisuju adsorpciju pesticida za zemljiSte pri
ravnoteznim i ne-ravnoteznim uslovima. Najcesc¢e koriS¢en model za opisivanje procesa
adsorpcije pesticida za zemljiSte je Freundlich-ova izoterma (jednacina) [Huang i sar.,
1997; Crecchio i sar., 1992]

51



Teorijski deo Pesticidi

1
loge, =logK, +—logc,
Soon (2.3-3)

gde je: K¢-Freundlich-ova konstanta (odnosi se na adsorpcioni kapacitet), n-Freundlich-ov eksponent (odnosi
se na intenzitet adsorpcije), c,-ravnotezna koncentracija pesticida u zemljistu, i c,-ravnotezna koncentracija
pesticida u zemljiSnom rastvoru.

Bolan i Baskaran (1996) su ispitivali adsorpciju/desorpciju i degradaciju herbicida 2,4-D
koriste¢i 10 vrsta zemljiSta sa Novog Zelanda sa razlicitim sadrzajem organske materije ii
gline. Ovi istrazivaci su utvrdili da stepen adsorpcije raste sa porastom sadrzaja organskog
ugljenika, kao i da stepen desorpcije herbicida 2,4-D sledi kinetiku reakcije prvog reda u
pogledu povrsinske koncentracije i opada sa porastom sadrzaja organskog ugljenika.

Isparavanje

Isparavanje kao proces konverzije pesticida koji se nalaze u ¢vrstom ili teCnom stanju u
gasovito odreduje njegovo kretanje vazduSnom strujom nakon primene [Frazar 2000].
Intenzitet isparavanja pesticida zavisi od napona pare, tj. Henrijeve konstante datog
jedinjenja, pri ¢emu veca vrednost konstante ukazuje na tendenciju pesticida ka
isparavanju i gubitku pesticida u atmosferu. Gubitak pesticida isparavanjem je u vecini
slu¢ajeva neznatan u poredenju sa gubitkom spiranjem. Brzina isparavanja zavisi od
nekoliko faktora, a neki od njih su sli¢ni onima koji uti¢u na transport pesticida u vazduhu:

Temperatura (ispravanju pogoduje visoka temperatura),

Vlaznost (niska vlaZznost favorizuje isparavanje),

Kretanje vazduha,

Karakteristike zemljiSta (tekstura, sadrzaj organske materije, karakteristike
pesticida, temperatura, ratvorljivost, koeficijent raspodele izmedu atmosfere 1
drugih faza)

e Nacin primene pesticida.

Spiranje

Spiranje predstavlja horizontalno premesStanje molekula pesticida po povrSini zemljista.
Spiranje pesticida sa poljoprivrednih povrSina ima znacajan udeo u ukupnom operecenju
povrsinskih voda pesticidima. Ovaj vid transporta pesticida znacajan je ukoliko je
akumulacija vode na povrSini zemljiSta izrazenija od njene infiltracije u dublje slojeve
zemljista. Obuhvata kretanje u vodi rastvorene ili suspendovane koli¢ine jedinjenja, kao i
deo jedinjenja koji se zajedno sa vodom krece sa tretirane povrsine, jer je fizicki vezan za
zemljiSne Cestice. Stoga, transport pesticida tokom povrSinskog spiranja zavisi od forme u
kojoj nalazi pesticid u vodi i hidrodinamike sistema [Larson i sar., 1997]. Ukoliko je
molekul pesticida rastvoren u vodenoj fazi njegov transport zavisi¢e od protoka vode, dok
ukoliko je nalazi u formi asocijata sa ¢esticama ili koloidima njegov transport zavisic¢e od
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kretanja tih Cestica ili koloida. Spiranje pesticida zavisi od niza faktora, kao Sto su [Cohen
isar.,, 1995]:

Nagiba povrsine,

Teksture, vlaznosti i erozivnosti,

Koli¢ina i trajanje padavina i navodnjavanja,
Prisustva vegetacije,

Fizi¢ko-hemijskih karakteristika pesticida.

Ukoliko se kontaminirana voda koristi nizvodno spiranje pesticida moze dovesti do
kontaminacije podzemnih voda, oSte¢enje useva, trovanje zivotinja ili ljudi. U praksi se
smanjenje spiranja pesticida postize na razli¢ite nacine: monitoringom vremenskih uslova,
pazljivim navodnjavanjem, povecanjem retencije pesticida na liS¢u zapraSivanjem
mesSavinom aditiva.

Ispiranje

Ispiranje je vertikalno premesStanje pesticida po profilu zemljista. Sa stanovista zastite
zivotne sredine ispiranje pesticida je najbitniji od pomenutih procesa zbog moguce
kontaminacije podzemnih voda. Medutim, da li ¢e pesticidi dospeti do podzemnih voda,ne
zavisi samo od njihovog kretanja kroz slojeve zemljista, ve¢ i od njihov is¢ezavanja
(gubljenja) iz zemljiSta. Na primer, ukoliko je degradacija pesticida dovoljno brza u
poredenju sa brzinom ispiranja, do¢i ¢e do razgradnje pesticida pre nego dospeju do
podzemnih voda, i stoga nece predstavljati rizik po okolinu. Brzina ispiranja odreduje
koliko se dugo pesticidi zadrzavaju u povrSinskim slojevima zemljiSta, gde je moguénost
degradacije ili isCezavanja veca. Faktori koji uti¢u na brzinu ispiranja su:

e Fizicko-hemijske karakteristike pesticida,

e Adsorpcija za Cestice zemljiSta (rastvorljivost — pesticidi rastvorni u vodi bolje se
kre¢u kroz slojeve zemljiSta 1 postojanost — manja je verovatnoca da ¢e do¢i do
ispiranja pesticida koji se brzo razlazu),

o Karakteristike zemljiSta (kapacitet adsorpcije 1 permeabilnost),

e Nacin i ucestalost primene pesticida.

Najbitniji faktori koji odreduju da li ¢e do¢i do ispiranja pesticida ili ne su sposobnost
degradacije pesticida i njegove sorpcione karakteristike. Ukoliko su poznate fizicko-
hemijske karakteristike jedinjenja, 1 ukoliko je odredena, tj. poznata, vrednost
koeficijenata sorpcije, Koc, moze se oceniti 1 potencijal ispiranja. Jedan od najcesce
koris¢enih kriterijuma je predstavljen u tabeli 2.3-2. Ocigledno je da ¢e pesticidi koji su
slabo sorbovani za Cestice zemljiSta i postojani prema degradaciji, biti isprani, 1 stoga se
mogu naci 1 u podzemnim vodama.
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Tabela 2.3-2 Kriterijumi za procenu pokretljivosti i postojanosti pesticida u zemljistu [Roberts, 1996]

Klasa pokretljivosti  Kriti¢na vrednost Koc  Klasa postojanosti Vreme poluraspada
jedinjenja (mL g™") jedinjenja (DT5) (dani)
Nepokretno > 4000 Nepostojano <5

Slabo pokretno 4000 — 500 Slabo postojano 5-21
Umereno pokretno 499 - 175 Umereno postojano 22 -60
Pokretno 74 - 15 Veoma postojano > 60

Veoma pokretno <15

Usvajanje

Usvajanje pesticida od strane biljaka ili zivotinja zavisi od uslova u okolini, fizi¢ko-
hemijskih karakteristika pesticida i zemljista. Najznacajniji faktori koji uticu na usvajanje
pesticida biljkama su: vrsta biljaka, faza rasta i namena [FinlaysoniMacCarthy, 1973].
Karakteristike zemljiSta, kao Sto su pH, temperatura, frakcija gline, sadrzaj vlage i
organske materije, takode uticu na usvajanje pesticida biljakama.

2.3.1.3. Transformacija pesticida

Transformacija ili degradacija pesticida je glavni proces gubitka mnogih pesticida nakon
primene. Pesticidi u Zivotnoj sredini podlezu hemijskoj, fotohemijskoj 1 mikrobioloskojj
degradaciji. Ovaj pojam ne treba poistovecivati sa pojmom isCezavanja (gubljenja)
pesticidnog jedinjenja, koje moze nastati kao rezultat degradacije, isparavanja, ispiranja,
spiranja 1 usvajanja drugim organizmim, a koji se Cesto koristi u situacijama kada nije
moguce utvrditi koji proces dovodi do smanjenja koncentracije pesticidnog jedinjenja
[Durovi¢, 2011]. Uglavnom, procesima degradacije od Stetnih pesticida, koji prilikom
aplikacije dospevaju u Zivotnu sredinu, nastaju neskodljiva jedinjenja. Medutim,
zabeleZeni su 1 slucajevi formiranja toksi¢nih transformacionih proizvoda [ Aksu 2005].

Mikrobioloska degradacija

MikrobioloSka degradacija (biodegradacija) je rezultat metabolizma pesticida od strane
organizama prisutnih u zemljiStu, 1 u vecini slu¢ajeva je glavni put degradacije pesticida u
zemljiStu. Nastaje kada gljive, bakterije 1 drugi mikroorganizmi razlaZzu molekule pesticida
i koriste ih kao izvore biogenih elemenata i energije. S druge strane, pesticidi mogu da
deluju na mikroorganizme, menjaju¢i njihov biodiverzitet, brojnost, aktivnost i ritam
razmnoZzavanja. To delovanje moze biti direktno i indirektno. Pesticidi naj¢eS¢e deluju
direktno 1 izazivaju smrt Celije, koja nastaje remecenjem raznih procesa, kao $to su
smanjenjenje propustljivosti citoplazmatiéne membrane, narusavanje procesa katabolizma,
prenosa elektrona 1 oksidativne fosforilacije 1 promena u procesu disanja 1 sinteze
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organskih jedinjenja. Indirektnim delovanjem pesticida menjaju se neke od osnovnih
zivotnih funkcija mikroorganizama, kao na primer: biosinteza proteina (odraZzava se na
rast 1 razmnoavanje), struktura i propustljivost ¢elijskih membrana (odrazava sse na odnos
van/unutaréelijskih enzima), transport indolsiréetne kiseline, sinteza giberelina i nivo
etilena [Radivojevic i sar., 2007].

Biodegradacija organskih jedinjenja moze biti podeljena na:

e Biodegradaciju koja pocinje odmah nakon primene,

e Biodegradcije koja zahteva izvestan period akumulacije, a zatim dolazi do brze
biodegradacije,

e Ukoliko su pesticidi perzistentni biodegradacija je spora ilii se ne deSava.

Nekoliko kinetickih modela je predlozeno, ukljucujuéi kineticke modele prvog i drugog
reda, za pracenje kinetike biodegradacije. Koeficijent brzine ovih reakcija zavisi od
temperature, pH i od dostupnosti nutrijenata. Generalno, brzina biodegradacije zavisi od
velikog broja ¢inilaca medusobno veoma zavisnih, kao §to su:

e Uslovi u zemljistu (temperatura, pH, sadrzaj organske materije)

e Ucestalost upotrebe pesticida (naizmeni¢na upotreba razliCitih klasa pesticida
smanji¢e potencijalne probleme mikrobiolosle degradacije kao i rezistentnost
Stetocina)

Hemijska degradacija

Hemijska degradacija ili abioticka transformacija ukljucuje reakcije kao $to su: hidroliza,
oksidacija/redukcija 1 jonizacija [Whitford 1 sar., 1995, Evangelou 1998]. Reakcije
hidrolize su zavisne od pH vrednosti sredine. Nekoliko grupa jedinjenja, kao §to su: amidi,
karbamati, estri karboksilnih kiselina, epoksidi, laktoni, estri fosforne kiseline, estri
sulfonske kiseline, su posebno podlozni reakcijama hidrolize. Brzina oksido-redukcionih
reakcija takode zavise od pH vrednosti sredine, kao i od vrednosti redoks potencijala.
Tako je vreme poluZivota organofosfornih pesticida u redukcionim uslovima reda veli¢ine
nekoliko minuta. Jonizovani oblici organskih kiselina i baza mogu se znacajno razlikovati
u pogledu rastvorljivosti, adsorpcije 1 toksi¢nosti od neutralnih molekula. Na primer,
jonizovani oblici organskih kiselina su generalno u vefem stepenu adsorbovani od
neutralnih formi. Osim toga, rastvorljivost jonskih vrsta je vec¢a od rastvorljivosti
neutralnih vrsta.

Fotodegradacija

Fotohemijska degradacija (fotoliza) pesticida predstavlja degradaciju molekula pesticida
pod dejstvom sunceve svetlosti, pri cemu moze da se odvija na liS¢u, na povrSini zemljista
1 u vazduhu. Direktna fotoliza ukljucuje direktnu apsorpciju zracenja od strane molekula,
dok kod indirektne fotolize najpre dolazi do apsorpcije fotona od strane drugog molekula,
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a zatim do transfera energije ciljanom molekulu. Indirektna fotoliza je dvostepeni proces i
uglavnom se karakteriSe kinetikom prvog reda. Brzina reakcije indirektne fotolize zavisi
od energije potrebne da dodje do cepanja molekula, dostupnog intenziteta zraCenja i
prisustva intermedijera koji omogucéavaju proces indirektne fotolize (tzv. fotosenzitera).
Svi pesticidi su podlozni odredenom stepenu fotolize. Faktori koji uti¢u na fotodegradaciju
pesticida su: intenzitet sunevog zraCenja, vreme ekspozicije, karakteristike polozaja,
metode aplikacije i karakteristike pesticida. Pesticidi koji se nanose na listove su
podlozniji fotodegradaciji od onih koji se inkorporiraju u zemljiste.

Mnogobrojni faktori koji odreduju sudbinu pesticida u zivotnoj sredini mogu biti sumirati
na slede¢i nacin:

e tip zemljiSta: sastav (glina, mulj, pesak), struktura (zapreminska tezina, specificna
povrsina),

o karakteristike pesticida: fizicke (rastvorljivost, stabilnost, napon pare, osetljivost na
zracenje) 1 hemijske karakteristike,

e klimatski uslovi: padavine, temperatura, zrac¢enje, vlaznost,

e bioloska populacija: vrsta, sadrzaj nutrijenata,

e nacin primene pesticida: u vidu vodenog rastvora, suspenzije, granulisan, rastvoren
u organskom rastvaracu.

2.3.2. Ciprodinil

Ciprodinil (4-cycloproplyl-6-methyl-N-phenyl-pyrimidin-2-amin) pripada grupi anilino
pririmidnih fungicida, razvijen je od strane Novartis Crop ProtectionAG 1 uveden prvi put
na trziste 1994. godine.Ciprodinil deluje tako $to inhibira sintezu metionina [Shah 2003].
Koristi se za suzbijanje uzro¢nika ¢adave pegavosti lista 1 krastavosti plodova jabuke
(Venturia inequalis), kao 1 za suzbijanje suSenja cvetova i gran€ice i mrke trulezi plodova
viSnje (Monilia laxa). U Srbiji se u prodaji moze nac¢i pod komercijalnim nazivom
Chorus® 50 WG. Aktivna materija preparata, ciprodinil, prodire unutar tkiva lista i ploda,
¢ime se obezbeduje produZeno delovanje bez obzira na vremenske uslove i1 sprecava
ispiranje preparata kiSom. Chorus 50 WG je jedini fungicid koji deluje na niskim
temperaturama (preko 5°C) 1 obezbeduje pouzdano delovanje u ranim fazama razvoja
kraja cvetanja. Izrazito je sistemati¢an fungicid, koji se brzo usvaja od strane zelenih
delova biljke. Prodiranje u liS¢e traje nekoliko sati posle primene (sporije na niskim
temperaturama), a dva ¢asa nakon prskanja kiSa ga viSe ne mozZe isprati. Najbitnije fizicko-
hemijske karakteristike ciprodinila, kao 1 strukturna formula istog prikazane su u tabeli
2.3-3.
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Tabela 2.3-3 Fizicko-hemijske karakteristike i strukturna formula ciprodinila

H,C N N
“ T
|
Strukturna formula \ N
Empirijska formula Ci4HsN;
Molekulska masa 225.3
boja bez
Miris slab
Tacka topljenja ('C) 75.9
Gustina (g cm™) 1.21
Rastvorljivost (g/100 mL) 0,0016
Konstanta disocijacije na 25 ('C) pK, 4.44
39napHS5

Oktanol/voda podeoni koeficijent logK
P ! ghow 40napH7ipH9

Ciprodinil je rastvorljiv u vodi, ali nije lako isparljiv iz vlaznog zemljista ili vodene
povrsine. lako visok oktanol/voda podeoni koeficijent sugeriSe visok potencijal ciprodinila
za biokoncentracijom ili bioakumulacijom, studije bioakumulacije kod riba pokazuju
nizak nivo. Ciprodinil ne podleze lako hidrolizi, dok fotoliza nece dovesti do znacajne
transformacije ciprodinila u zemljiStu 1 vodi. Utvrdeno je da je glavni izvor is€ezavanja
ciprodinila u Zivotnoj sredini aerobna biotransformacija u zemljiStu. Ciprodinil se moze
okarakterisati kao slabo perzistentan do perzistentan u zemljiStu, perzistentan u
sedimentima 1 umereno perzistentan do perzistentan u sistemu voda/sediment. Istrazivanja
anaerobne biotransformacije ciprodinila u zemljiStu 1 u sistemu voda/sediment pokazuju
da pri ovim uslovima ne dolazi do biotransformacije. Ciprodinil pokazuje jaku sorpciju za
zemljiSte 1 nisku mobilnost. Ciprodinil se pokazao kao ne toksi¢an za ptice, male sisare,
pcele 1 gliste, umereno toksiCan za ribe i veoma toksian za slatkovodne i morske
beski¢menjake. Rezultati istrazivanja Fang i sar., 2013 ukazuju da ciprodinil deluje kao
aktivator aril-hidrokarbon receptora (AhR), sli¢no toksi¢nim polutantima benzo(a)-pirenu i
2,3,7,8-tetrahlorodibenzo-p-dioksinu, dovode¢i do poremecaja rada endokrinog sistema,
kao ekstracelularnim signalom regulisane kinaze (ERK).

Glavni metaboliti ciprodinila koji nastaju u zemljiStu su 4-cyclopropyl-6-methyl-
pyrimidine-2-ylamine i 3-(4-cyclopropyl-6-methylpyrimidin-2-ylamino) phenol.
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2.4. Sinteticke boje

Boje su supstance koje se karakteriSu sposobnosc¢u da apsorbuju vidljivu svetlost (400-700
nm). Uloga boja u u zZivotu savremenog Coveka je velika, a primena boja kao jedinjenja
koja mogu da oboje razne predmete poznata je od davnina. Tada su primenjivani razni
prirodni proizvodi za bojenje odece, posuda, kuca i drugih predmeta. Boje su se najcesce
dobijale iz biljnih sirovina, ali su se upotrebljavale i razne obojene gline, oksidi raznih
metala 1 drugi proizvodi. Tek 1856. godine Perkin je dobio u laboratoriji prvu sintetsku
boju, movein, 1 od tada je pocelo da se razvija industrijsko dobijanje sintetskih boja. Osim
rada na sintezi novih boja, radeno je i na poboljSanju njihovog kvaliteta, kao 1 na dobijanju
postojano obojenih materijala. Za boju se kaze da je uspesna kao sredstvo za bojenje ako
zadovoljava sledece uslove: trajnost, postojanost pri procesu pranja i postojanost na uticaj
svetlosti.

2.4.1. Boja kao fizicko-fizioloSka pojava

Obojenost molekula 1 jona posledica je sposobnosti ovih cestica da apsorbuju
elektromagnetno zracenje izmedu 400 i 700 nm, u takozvanoj vidljivoj oblasti spektra.
Molekul apsorbuje svetlosnu energiju i dolazi do prelaza jednog elektrona nivo vise
energije (pobudeno stanje). U tehnickom smislu pod bojom se podrazumevaju supstance
koje apsorbuju u vidljivom delu spektra, a imaju sposobnost da boje tekstilna vlakna ili
druge materijale, manje ili viSe trajno, grade¢i sa njima hemijsku vezu ili vezujuéi se za
njih stalnim fizickim silama.

Svetlost moze biti apsorbovana u celini, delimi¢no ili uopSte da se ne apsorbuje od strane
gasova, tecnosti ili ¢vrstih supstanci. Deo svetlosti koja se ne apsorbuje moze da se
reflektuje od povrsine tecnosti ili ¢vrste supstance ili moze da prode kroz gasove, tecnosti
ili ¢vstu supstancu. Svetlost koja se emituje iz izvora svetlosti, kao i reflektovana ili
propustena svetlost, dolazi do oka 1 kao rezultat razliCitih procesa u oku i izmedu oka 1
mozga dolazi do dozivljaja obojenosti.

Pojava obojenosti (boja) je zasnovana na razliitim fizickim, hemijskim, fizioloskim 1
psiholoSkim procesima. Deo spektra elektromagnetnog zracenja koji vidi ¢ovek je izmedu
400 1 700 nm. Ako elektromagnetno zraenje dopre do tela koje reflektuje svu vidljivu
svetlost na difuzni nacin 1 uz potpunu refleksiju onda ¢ovekovo oko vidi belu boju, sa
druge strane, ako telo apsorbuje svu svetlost, boja ¢e biti crna. Ako apsorbuje konstantan
deo svetlosti u celom opsegu od 400 do 700 nm boja ¢e biti siva. Bela, crna i siva su
ahromatske boje. Nasuprot ahromatskim bojama, tela koja imaju hromatske boje pokazuju
jednu ili viSe traka, tj. apsorpcioni maximum i minimum u vidljivom delu spektra. Ako se
apsorpciona traka nalazi u uskom delu spektra (npr. 400-435 nm), taj deo upadne svetlosti
¢e biti reflektovan. Boja koju dozivljava posmatra¢ komplementarna je boji apsorbovane
svetlosti. Name,ukoliko materija apsorbuje zeleno-plavo svetlo talasne duzine od 480 nm,
osvetljena belim svetlom, izgleda narandzasto-zuto.
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2.4.2. Hemijske karakteristike organskih boja

Ispitivanja korelacije hemijske strukture jedinjenja 1 njegove boje pocele su sa prvim
danima hemije boja. Vezom hemijskog sastava i boje bavio se veliki broj nau¢nika.Godine
1868. nemacki hemicari Carl Graebe i Carl Liebermann ukazali su na mogucu korelaciju
izmedu hemijske strukture jedinjenja i njegove obojenosti otkrivsi da boje sadrze nizove
konjugovanih dvostrukih veza. Samo osam godina kasnije, nemacki hemicar Witt je
svojom teorijom ,,Hromofora i auksohroma“ prvi pokazao da postoji odredena zavisnost
izmedu strukture molekula boje, obojenosti i sposobnosti vezivanja boje za vlakno. Witt
je, izucavajuéi izvestan broj hemijskih jedinjenja izvedenih iz benzola, naftalina i
antracena, dosao do saznanja da ova jedinjenja mogu biti obojena ukoliko sadrze
nezasi¢ene grupe koje imaju sposobnost selektivne apsorpcije vidljive svetlosti. Witt je
ove grupe nazvao hromoforama. Najvaznije hromoforne grupe su: etilenska, azometanska,
azo, karbonilna, nitrozo, azoksi, nitro i hinoidna. Uvodenjem hromofornih grupa u
aromaticne sisteme postize se pomeranje apsorpcije elektromagnetnog zracenja iz UV u
susedno vidljivo podrué¢je spektra. Konjugacijom hromofore gube svoje individualne
karakteristike 1 postaju deo nove produzene hromofore. Molekul koji sadrzi hromoforu
naziva se hromogen. Hromogen nije boja, u tehnickom smislu, jer nema potreban afinitet
prema tekstilnom vlaknu. Zato se u hromogen uvodi grupa, koja sama ne apsorbuje
vidljivu svetlost, ali utice na osnovne osobine obojenog jedinjenja. Takve grupe se
nazivaju auksohromama. One sadrze jedan ili viSe atoma sa slobodnim elektronskim
parovima koji mogu ucestvovati u konjugaciji sa © elektronima nezasi¢ene hromofore i
tako dolazi do nastajanja nove produzene hromofore sa novim osobinama. Dakle,
uvodenje auksohrome ima dvostruki uticaj: uzrokuje batohromno pomeranje u apsorpcije
molekula i omogucava vezivanje boje za razli¢ite materijale, kao §to su tekstilna vlakna,
papir, koza i sli¢no.

Klasifikacija boja izvrSena je prema poreklu, nafinu primene, karakteristikama boja i
hemijskoj strukturi. Podela prema poreklu izvrSena je kada je broj poznatih boja bio
neznatan, a poznavanje strukture oskudno. Po ovoj osnovi boje su podeljene na
bojebiljnog porekla,zivotinjskog porekla 1 bojemineralnog porekla. Prema nacinu primene
boje se dele na one koje se primenjuju u tekstilnoj, grafickoj, hemijskoj, prehrambenoj 1
kozarskoj industriji. Podela prema karakteristikama boja izvrSena je na boje koje su:

e rastvorne u vodi (direktne, reaktivne, bazne, kisele, hromrazvijajuce, leukokipen),

e nerastvorne u vodi (redukcione, sumporne, disperzne-za sinteticka vlakna, acetatni
rejon 1 perlon, kipene-za pamuk i vunu, uljane i u ulju rastvorne boje, pigmente,
lakove),

e rastvorne u benzenu,

e boje koje nastaju iz supstrata (naftol AS boje (azo), oksidacione, razvijajuce boje
za acetatni rejon, boje koje nastaju pri diazotipiji (fotografija), boje za kolor
fotografiju postupkom vise slojeva).
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Podelu prema hemijskoj strukturi izvrSio je Venkaterman i sve boje svrstao je u sledece
grupe: nitrozo, nitro, azo (mono, di, tri, poliazo), difenilmetanske, trifenilmetanske,
ksantenske, akridinske, azinske, tiazinske, indigoidne, oksazinske, antrahinonske, tiazolne,
sumporne, indigosoli, ftalocijanske.

2.4.3. Azo boje

Azo boje predstavljaju najvecu grupu boja i od ukupne koli¢ine boja, ¢ak 40% otpada na
njih. Imaju znacajnu primenu u bojenju tekstilnog materijala, a njihova zastupljenost
temelji se na slede¢im svojstvima:

e intenzivna obojenost,
e dobijaju se jednostavnim postupcima iz lako dostupnih sirovina,

e javljaju se u skoro svim grupama boja i daju veoma dobra obojenja.

Ova grupa boja kao hromoforu sadrzi jednu ili viSe azo grupa (-N=N-) vezanih uglavnom
za benzenovo ili naftalensko jezgro, a najceS¢e auksohrome u strukturi azo boja su
hidroksilna, sulfonska ili amino grupa [Zollinger, 2003]. Struktura azo boja prikazana je
na slici 2.4-1, gde A 1 D predstavljaju elektron akceptorske i elektron donorske grupe.
Vecina boja kao elektron akceptorsku grupu sadrze nitro grupu, a kao elektron donorsku
dialkilamino ili hidroksi grupu.

A\— —
\ 7/ \ o

Slika 2.4-1 Struktura azo boja

p—\ |

Sinteza azo boja vrsi se u dve etape:

1. Diazotovanje primarnih aromati¢nih amina sprovodi se reakcijom natrijum nitrita sa
nekim primarnim arilaminom (npr. sulfanilna kiselina) u vodenom rastvoru mineralne
kiseline pri temperaturi od priblizno 0 °C prema sledecoj reakciji:

ArNH, + NaNO, +2HX — ArN = N*X" + NaX +2H,0 24-1)

X =Cl",Br’,NO, ,HSO,”

2. Kuplovanje diazonijumovih soli sa fenolima, naftolima, aromati¢nim aminima i
drugim komponentama
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IAI'NJZr +Ar'H —» ArN = NAr'+HCl (2 4_2)

Nakon kuplovanja, boja se u vidu suspenzije zagreva na temperaturi od 70-80°C 1 isoljava
sa NaCl, a potom filtrira.

Azo boje pokazuju nekoliko specificnih svojstava:

e Tautomerija — istovremeno postojanje dva razlicita izomera istog jedinjenja. Javlja
se samo u slucaju termodinamicke postojanosti oba izomera. Tautomeri se
razlikuju po boji, intenzitetu obojenja i koloristickim svojstvima.

e Indikatorska svojstva — prisutna su kod odredenih azo boja koje u orto polozaju
prema azo grupi imaju hidroksilnu i amino grupu.

e Obezbojavanje azo boja — nastaje kao rezultat kidanja dvostruke veze azo grupe
pod dejstvom reduktora, pri ¢emu nastaju amini.

U odnosu na broj azo grupa u molekulu, azo boje se dele na: monoazo, diazo, triazo i
poliazo boje.

2.4.4. Reaktivne boje

Reaktivne boje su karakteristiéne po tome §to u svom molekulu sadrze grupe koje mogu
ucestvuju u gradenju kovalentne veze izmedu atoma ugljenika, jona, ili molekula boje i
atoma kiseonika, azota ili sumpora iz hidroksi, amino ili merkaptanskih grupa
odgovaraju¢ih makromolekula vlakna. Oko 80% svih reaktivnih boja su azo reaktivne
boje.Struktura reaktivnih boja se Sematskimoze prikazati na slede¢i nacin (slika 2.4-2)
[Zollinger, 2003]:

V -u vodi rastvorna grupa

H - hromogen

Vv H M RG X M - unutrasnja veza

RG - reaktivna grupa

X - nukleofilna odlazeca grupa

Slika 2.4-2 Sematski prikaz strukture reaktivnih boja

Kombinacija ovih grupa u molekulskoj strukturi omogucava boji da reaguje sa celulozom 1
proteinskim vlaknima uz formiranje kovalentne veze. Svaka od navedenih grupa doprinosi
fizickim svojstvima molekula boje ukljucujuéi boju, veli¢inu, difuziju, rasrtvorljivost i
postojanost. Reaktivne boje se prema reakcionom mehanizmu dele na:

e boje koje sadze grupe koje reaguju po mehanizmu nukleofilne bimolekularne
supstitucije (derivati s-triazina),
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e boje koje sadrze grupe koje reaguju prema mehanizmu nukleofilne adicije
(vinilsulfonilske boje koje sadze vinilsulfonil grupu),

e boje Cije grupe reaguju preko nekoliko adicionih i eliminacionih stupnjeva(boje
koje sadrze a-bromakrilamidnu i o, -dibrompropionilamidnu grupu) i

e boje sa grupama koje reaguju tako Sto stvaraju estarske veze (boje koje sadrze
fosfonsku grupu).

Azo boja Reactive Orange 16 (RO16) pripada grupi reaktivnih boja, tacnije grupi
vinilsufonskih boja, koja reaguje prema mehanizmu nukleofilne adicije. Struktura
reaktivne azo boje RO16 prikazana je na slici 2.4-3.

M
x|

\ J

RG

H;COCHN

Slika 2.4-3 Strukturna formula reaktivne azo boje Reactive Orange 16

Reaktivna grupa ove boje, sulfatoetilsulfon grupa, R-SO,CH,CH,OSO;Na, se lako
prevodi u reaktivnu vinilsulfon grupu, uz dodatak alkalija:

RSO,CH,CH,080; +OH™ — RSO,CH = CH, +SO; +H,0 (2.4-3)

Ova reakcija se brzo odigrava, Cak i pod blagim uslovima, pa nagradena boja ima veliki
adicioni kapacitet prema hisroksilnoj grupi celuloznih vlakana:

Celuloza—~OH +OH~ — Cel ~0 +H,0 +RSO,CH = CH, — RSO, CH,CH,0 ~ Celuloza + OH
(2.4-4)
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Ocigledno je da se veza boja-vlakno, koja se uspostavlja u ovoj reakciji, lako razlaze u
alkalnoj sredini, odnosno da nagradeno obojenje ne ispoljava potrebnu postojanost prema
pranju na visim temperaturama. Medutim, veza koja se ovde uspostavlja sa celulozom vrlo
je postojana prema kiseloj hidrolizi, $to je od znacaja za skladiStenje obojenog materijala u
kiseloj atmosferi. Pri bojenju pamucnog materijala reaktivnim bojama potrebno je da se
obezbedi maksimalno vezivanje boje za celulozu, a da se pri tome §to manje hidrolizuje
boja.

2.4.5. Toksi¢nost azo boja i uticaj na Zivotnu sredinu

Nije poznato koliko se ta¢no tekstilnih boja proizvede u svetu na godiSnjem nivou. S
obzirom da je dostupno oko 100 000 komercijalnih boja, gruba procena je da se na
godisnjem nivou proizvede od 7x 10°do 1x10° tona [Christie 2007]. Iz ovoga je lako
zakljuiti da zajedno s porastom proizvodnje tekstilnih boja, raste i1 potencijalna
opasnostpo zdravlje ljudi 1 Zivotnu sredinu. Opasnost od sintetickih boja je velika iz
razloga Sto je teSko kontrolisati upotrebu svih novih boja koja se neprestano sintentisu. Za
svaku novu boju, budu¢i da predstavlja potpuno novo jedinjenje, ne zna se kako ¢e tacno
uticati na zivotnu sredinu i zdravlje ljudi. Naravno, svaka od boja mora proci
odgovarajucu evaluaciju kako bi se videlo da li je pogodna za upotrebu i bezopasna za
ljude, ali Cesto se tek nakon nekog vremena manifestuje i uvida njena Stetnost. Osim toga,
veéina sintetickih boja ima aromaticnu strukturu benzenovog i/ili naftalenskog tipa.
Poznato je da su mnoga jedinjenja s takvom strukturom kancerogena. UopSteno govoreci,
moze se re¢i da toksiCnost jedinjenja raste zajedno s brojem benzenovih prstenova u
strukturi molekula. Sve tekstilne boje sintetiSu se tako da budu postojane tokom pranja, na
hemijsko 1 mikrobioloSko delovanje i na delovanje svetlosti. Zahvaljuju¢i svojstvima
postojanosti, tekstilne boje su izuzetno perzistentne u zivotnoj sredini 1 sklone
bioakumulaciji.

Budu¢i da su tekstilne azo boje po svojoj prirodi ksenobioticii teSko biorazgradive,
njihovo uklanjanje iz otpadnih voda privlaci sve vecu paznju istrazivaca koji se bave
zaStitom zivotne sredine. Upravo iz navedenih razloga azo boje se nuzno moraju ukloniti
iz otpadnih voda pre ispuStanja u prirodne vodotokove. Uklanjanje obojenja ne
podrazumeva uvek 1 uklanjanje toksi¢nosti. Nepotpuna razgradnja i nastanak sastojaka
razgradnje tu toksi¢nost mogu Cak i povecati. Stoga je vazno da se uspeSnost razgradnje
boja proveri sprovodenjem ekotoksikoloskih testova. Od otprilike 3.000 razli¢itih
tekstilnih azo boja, mali broj je kancerogen 1 nalazi na listi zabranjenih hemikalija, pa se
stoga danas u svetu viSe i ne proizvodi. Kancerogena svojstva azo boja zavise od strukture
samog molekula 1 mehanizma razgradnje. Tako su sve azo boje, koja se dobijaju iz
benzidina izbaCene iz proizvodnje 1 upotrebe 1 zamenjene drugim tipovima boja.
Razgradnja molekule odvija se oksidacijom (boje rastvorne u mineralnim uljima i
mastima) ili redukcijom (boje rastvorne u vodi). Kao produkti razgradnje najcesce nastaju
aromati¢ni amini razli¢itih struktura, koji takode mogu imati kancerogena svojstva.
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Najvazniji nacini negativnog delovanja sintetickih boja mogu biti sumirani na sledeci
nacin [Slokar i Marechal 1998]:

e zavisno od koncentraciji boje i trajanju izloZenosti nekog organizma boji, mogu
nastupiti akutni 1/ili toksi¢ni efekti,

e niske koncentracije ovih jedinjenja u vodi (ispod 1 ppm) izazivaju intenzivno
obojenje,

e svojom prisutnoscu u vodi 1 smanjenjem prodiranja suncevog zracenja, ove boje
indirektno izazivaju promene na organizmima koji ¢ine pocetak lanca ishrane u
prirodi.
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2.5. Biotestovi

Biotestovi se zasnivaju na merenju odgovora test organizma koji je izlozen zagadujucoj
materiji u odnosu na kontrolni uzorak. Koriste se za odredivanje nivoa toksicnosti ciljanog
polutanta ili kompleksnog vodenog matriksa (na primer povrSinskih voda, podzemnih
voda, otpadnih voda) za akvati¢ne organizme. Test organizmi koji se najcesce koriste u
ove svrhe mogu biti grupisani na: mikroorganizme, alge i biljke, beskicmenjake i ribe
[Fare i Barcelo, 2003]. U tabeli 2.5-1 su prikazane grupe najcesce koriS¢enih organizama,
karakteristi¢ni organizmi iz svake grupe, metode i primena.

2.5.1. Beski¢émenjaci kao test organizmi

Beski¢menjaci se Siroko primenjuju za odredivanje toksi¢nih efekata polutanata u
vodenom matriksu. NajceSc¢e koriSéeni organizam u ove svrhe je Daphnia magna. Akutni
test smrtnosti sa Dapnia magnomje standardizovan (USEPA 2002; ISO 1996a). Test se
zasniva na izlaganju organizama ciljanom polutantu ili vodenom matriksu pri
kontrolisanim uslovima i brojanju zivih (pokretljivih) Daphnia nakon odredenog perioda
inkubacije (24 1 48h za akutne testove toksicnosti; 21 dan za hroni¢ne testove toksi¢nosti).
Prednost primene vrste Daphnia za rutinske testove toksicnosti ogleda se u visokoj
osetljivosti prema polutantu, kratkom ciklusu reprodukcije 1 partenogenetsoj reprodukeciji
[Tothill i Turner, 1996].

Ostali razvijeni testovi toksi¢nosti sa beski¢emenjacima kao test organizmima su oni
zasnovani na Artemia salini i morskim jezevima. Artemia salina je test organizam
koriS¢en tokom mnogih toksikoloSkih testova 1 istraZivanja, kao Sto su: skrining
bioaktivnih jedinjenja u prirodnim proizvodima, detekcija cijanobakterijske i toksi¢nosti
algi u vodi, detekcija antropogenog zagadenja u zivotnoj sredini [Ruebhart i sar., 2008].
Artemia biotestovi su atraktivni zbog: 1) komercijalno dostupnih cisti, i1) Artemia se moze
odrZati neodredeno vreme u formi cisti 1 lako moZe do¢i do izleganja, ii1) testovi su brzi,
jednostavni 1 jeftini, iv) zahtevaju male zapremine uzoraka i moze se istovremeno
analizirati veliki broj uzoraka (mikroploce), v) testovi su u skladu sa pravilima etike u
istrazivanjima koje se sprovode nad Zivotinjama u mnogim zemljama [Ruebhart 1 sar.,
2008].

Embrioni morskog jeza se, uglavnom, koriste za procenu toksi¢nosti morske vode. Osim
toga, zbog visokog saliniteta otpadnih voda iz Stavionica koze, toksi¢nost ovih voda prema
embrionima morskog jeza je takode ispitivana [Meric i sar., 2005].

Zbog svoje velike osetljivosti, ovi organizmi se, u vecini slucajeva, ne mogu koristiti za
ispitivanje toksi¢nosti veoma zagadenih vodenih matriksa, kao S§to su na primer
industrijske otpadne vode.
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2.5.2. Biljke i alge kao test organizmi

Biotestove koji koriste biljke kao test organizme karakteriSe niska cena odrzavanja i
razli¢ita procena zavr$ne tacke (stopa klijavosti, masa bomase, aktivnost enzima). Na
primer, Valerio i sar. (2007) su vrsili procenu osetljivosti zelene salate u fazi klijanja,
prolongacije korena i nekrozi korena, njenim izlaganjem razli¢itim koncentracijama
rastvorljivih elemenata u sistemu zemljiSte-vodeni rastvor, kao alternativni nacin
utvrdivanaja toksicnosti zemljista. Medutim, testovi zasnovani na odzivu rasta biljaka traju
dugo, obi¢no 4-6 dana za merenje duzine korena. Biljke kao test organizmi su koris¢ene za
procenu toksi¢nosti organskih i neorganskih zagadivaca [Date 1 sar., 2005; Di Salvatore
2008; Wieczorek 1 Wieczorek, 2007], nanocestica [Lin 1 Xing 2007], zagadenog zemljista
[Robidoux sar., 2004; Zorrig i sar., 2010], ¢vrstog otpada i muljeva [Renoux i sar., 2001].

S druge strane, svog svoje sveprisutnosti i kratkog zivotnog ciklusa, alge predstavljaju
pogodne test organizme za toksikoloska istrazivanja. Na kraju ekspozicije, broj algi,
odreden pomocu automatskog brojaca cestica, 1 inhibicija rasta algi se koriste kao
pokazatelj toksi¢nosti. Glavni nedostaci primene algi kao test organizama su teskoce
pilikom gajenja (kultivisanja) i nedostatak reproduktivnosti [Farre i Barcelo, 2003] .

2.5.3. Mikroorganizmi kao test organizmi

Ovi biotestovi su zasnovani na: i) kapacitetu mikroorganizama da transformiSu ugljenik,
sumpor 1 azot, i1) enzimskoj aktivnosti, iii) rastu, smrtnosti 1 fotosintezi, iv) usvajanju
glukoze, v) potrosnji kiseonika, vi) luminiscenciji [Tothill i Turner, 1996]. Testovi
iskoristivog ili dostupnog organskog ugljenika (engl. Assimilable Organic Carbon, AOC),
s jedne strane, 1 testovi inhibicije potroSnje kiseonika i bakterijske luminiscencije, s druge
strane, Siroko se primenjuju za odredivanje toksi¢nosti vode za pice 1 otpadnih voda,
respektivno. AOC biotestovi mogu se smatrati kao mera potencijala odredene vode da
podrzi ponovni rast bakterija. Ponovni rast bakterija je limitiran za AOC vrednosti manje
od nekoliko desetina pg L' [LeChevallier i sar., 1991]. Uzorci vode se najpre inokuliu sa
Pseudomonas fluorescens P17 1 Spirilium sp. NOX do postizanja odredene gustine
bakterija. Inokulisani uzorci se zatim inkubiraju, a rast bakterija meri periodi¢no
brojanjem na ploci.

Testovima inhibicije potroSnje kiseonika aktivnim muljem (za karbonatnu i amonijacnu
oksidaciju) vrsi se procena uticaja odredenog supstrata na potroS$nju kiseonika koju vrse
mikroorganizmi u aktivnom mulju u prisustvu razli¢itih koncentracija supstrata koji se
testira. Inhibicija potro$nje kiseonika uzorka aktivnog mulja u prisustvu ispitivanog uzorka
vode se meri u zatvorenom sistemu nakon vremena kontakta od 30 do 180 min [OECD,
2010]. Ova vrsta testova se koristi za odredivanje ECyx vrednosti (na primer ECsg)
ispitivane supstance 1/ili NOAEL vrednosti.
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Tabela 2.5-1 Testovi toksic¢nosti koji se najcesce koriste za procenu rizika po zdravlje ljudi i Zivotnu sredinu nakon tretmana voda

GRUPA ORGANIZAM METODA PRIMENA
Dezinfekcija otpadne vode iz bolnica [Emmanuel i sar., 2004]
Tretman vode za pic¢e [Rizzo i sar., 2005]
Daphnia magna USEPA, 2002; ISO, 1996a Tretman industrijskih otpadnih voda [Oral i sar., 2007]
AOP tretman urbanih otpadnih voda [Hernando i sar., 2005]
Beskicmenjaci _ . Procedne vode deponija [Marttinen i sar., 2002]
‘1;;[;;;3:; ;:Z;Z;S(;Z}jzle:}fgms lividius, Pagano i sar., 1982 Industrijske otpadne vode [Meric i sar., 2005, Oral i sar., 2007]
) . Persoone i Van Hacche 1981 Indus‘trijskelot_padne vode [Campos i sar., 2002; Rodriguez i sar.,
Skampi (Artemia salina) Migliore i sar., 1997 ’ 2008; Palacio i sar., 2909] o
Procedne vode deponija [Silva i sar., 2004]
Scenedesmus subspicatus ISO, 1989 Tretman industrijskih otpadnih voda [Tisler i sar., 2004]
Tretman industrijskih otpadnih voda [Tisler i sar., 2004; Walsh i sar.,
Selenastrum capricornutum ISO, 1989 1980; Oral i sar., 2007]
Biljke i alge Tretman gradskih otpadnih voda [Hernando i sar., 2005]
Dunaliella tertiolecta USEPA, 1988 Tretman industrijskih otpadnih voda [Meric i sar., 2005]
Raphidocelis subcapitata Marttinen et al., 2002 Tretman procednih voda deponija [Marttinen et al., 2002]
Seme zelene salate (Lactuca sativa) OECD, 1984; USEPA, 1989 Tretman industrijskih otpadnih voda [Palacio i sar., 2009]
Pseudomonas fluorescens strain P17 i | AOC metoda (Van der Kooij i sar | Kvalitet vode za pice tretman [ Vrouwenvelder i sar., 1998; Polanska
Spirillum sp. strain NOX 1982; APHA/AWWA/WEF, 1998) isar., 2005; Hammes i sar., 2006; Lautenschlager i sar., 2010)]
Dezinfekcija otpadnih voda iz bolnica [Emmanuel i sar., 2004]
Mikroorganizmi Vibrio fischeri ISO, 1998 Tretman industrijskih otpadnih voda [Tisler i sar., 2004]
Tretman gradskih otpadnih voda [Hernando i sar., 2005]
Bakterije aktivnog mulja ISO, 2007; OECD, 2010 Tretman industrijskih otpadnih voda [Mert i sar., 2010]
Riba zebra (Danio rerio) ISO, 1996b Tretman industrijskih otpadnih voda [Tisler i sar., 2004]
Ribe Kalifornijska pastrmka OECD, 1992 Dezinfekcija vode za pice [Ferraris i sar., 2005]

Tretmani gradskih otpadnih voda [Gagne i sar., 2006]
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Najcesce korisceni test organizam kod biotestova zasnovanih na merenju luminiscencije je
bakterija Vibrio fischeri. Test je zasnovan na merenju promene bakterijske luminiscencije
kada su mikroorganizmi izloZeni dejstvu toksi¢nih jedinjenja. Naime, u prisustvu enzima
luciferaze dolazi do oksidacije alifaticnih aldehida i redukcije flavin mononukleotida
(FMNH;) uz formiranje luciferina (FMN) oksidovane forme aldehida i vode, kao i
oslobadenje viska slobodne energije u formi plavo-zelene svetlosti na 490 nm (jednacina
2.5-1).

FMNH, + RCHO + O, - FMN+RCOOH + H,O + zracenje (490 nm) (2.5-1)

Inhibicija bioluminiscencije bakterije Vibrio fischeri je standardizovan test (ISO, 1998) i
komercijalno su dostupne razne verzije. Prednost Vibrio fisheri testa ogleda se u kratkoj
analizi i jednostavnoj upotrebi.

2.5.4. Ribe kao test organizmi

Svrha biotestova koji koriste ribe kao test organizme je procena potencijalnih rizika
odredenih zagaduju¢ih materija na slicne organizme u zivotnoj sredini. Kalifornijska
pastrmka (Oncorhynchus mykiss) 1 plavoSkrga suncanica (Lepomis macrochirus) su vrste
koje ispunjavaju ovaj uslov, jer su osetljive indikatorske vrste i postoji velika baza
podataka sa odgovorima na zagadujuée materije zivotne sredine. Kao §to je navedeno u
smernicama Americke agencije za zastitu zivotne sredine, mogu se koristiti i druge
vrste[USEPA, 1996]. Cilj ovih testova je odredivanje zavisnosti koncentracija-odgovor za
smrtnost riba (LCsp) u periodu od 1 do 4 dana u staticnim i proto¢nim sistemima.
Generalno, biotestovi koji koriste ribe kao test organizme pokazuju dobru osetljivost, ali
imaju 1 neke nedostatke, kao Sto su: problemi sa standardizacijom, zahtevaju
specijalizovanu opremu, vreme i operatore sa odgovaraju¢im vestinama [Farre 1 Barcelo,
2003]. Uprkos Ccinjenici da su in vitro skrining metode poZeljne zbog troskova,
vremenskog ograni¢enja 1 pouzdanosti, hroni¢na in vivo ispitivanja (test toksi¢nosti u ranoj
fazi zivota kalifornijske pastrmke) su takode vrSena u cilju dobijanja sveobuhvatnih
informacija o toksi¢nosti oksidacionih intermedijera formiranih tokom ozonizacije
komunalnih otpadnih voda [Stalter i sar., 2010].

2.5.5. EkotoksikoloSka analiza AOP degradacionih proizvoda

U praksi, primenom unapredenith procesa oksidacije radi degradacije kompleksnih
organskih zagadivaca obi¢no ne dolazi do njihove brze mineralizacije i formiranja uglen-
dioksida, vode i proizvoda mineralizacije, ve¢ do postepene degradacije uz formiranja
raznih, veoma Cesto i izuzetno stabilnih, interemedijernih oksidacionih proizvoda. Ovi

.....
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testovi toksicnosti korisno sredstvo za procenu uslova odvijanja unapredenih oksidacionih
procesa u cilju dobijanja bezbednijeg vodenog matriksa. Toksi¢nost vodenog matriksa
nakon tretmana zavisi od: 1) vrste zagadujuie materije 1 njegove koncentracije, ii)
izabranog organizma za test toksicnosti, iii) vrste primenjenog unapredenog oksidacionog
procesa, iv) operativnih parametara (koncentracija oksidansa, katalizatora, izvor UV
zracenja) i v) formiranih oksidacionih intermedijera. Izbor test organizama je veoma
vazan, zato $to neki od njih mogu biti nedovoljno osetljivi na odredeni supstrat i njegove
proizvode degradacije [Andreozzi i1 sar., 2002]. Zbog svoje visoke osetljivosti prema
Sirokom spektru polutanata, bakterija Vibrio fisheri je najcesce koriscen test organizam za
procenu toksicnosti tokom primene nekog od unapredenih procesa. U tabeli 2.5-2 je dat
kratak pregled literaturnih podataka o toksi¢nosti degradacionih proizvoda nekih lekova,
pesticida i tekstilnih boja prema bakteriji Vibrio ficheri.
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Tabela 2.5-2 Toksi¢nost lekova, pesticida, tekstilnih boja i njihovih degadacionih proizvoda prema Vibrio fisheri tokom AOP tretmana

SUPSTRAT AOP PROCES KOMENTAR REFERENCA
05 (1 mmol dm™, 0.38 L min™' protok) 105 min ozonizacije je potrebno za smanjenje | Dantas 1 sar.,
Bezafibrat (0,2 — 0,5 mmol dm™) toksicnosti ispod toksi¢nosti pocetnog rastvora | 2007
bezafibrata
TiO,/UV (0.22 - 05 g L'l, Degussa P25, | Toksi¢nost u pocetku raste (do 20 min tretmana), a | Calza 1 sar.,
Diklofenak (0.8 —9.2 mg L™) 1500 W simulirano sunc¢evo zracenje, 2 h | zatim potpuno nestaje posle 120 min tretmana 2006

kontaktno vreme)

Diklofenak (200 mg L™
Ibuprofen (25 — 200 mg L™)

TiOy/UV (0.07 — 1 g L', Degussa P25,
1000 W simulirano sunéevo zracenje, 4h
kontaktno vreme)

Toksi¢nost u pocéetku raste (do 20 min tretmana) i
ne menja se znac¢ajno do 240 min tretmana

Mendez-Arriaga
isar., 2008

Naproksen (200 mg L)
TiO,/UV (0.2 g L) i foto-Fenton (0.2 — | Inhibicija toksi¢nost je ispod 40% za sve uzorke u | Perez-Estrada i
. 3 0.5 g H,0, L), pilot postrojenje, sunéeva | toku tretmana foto-fenton. Veéi procenat inhibicije | sar., 2007
Dipiron (50 mg dm"™) radijacija toksicnosti (50%) je dobijen tokom TiO»/UV
tretmana
TiO,/UV (0.22 — 0.5 g L', Degussa P25, | Toksi¢nost u pocetku raste (do 20 min tretmana), a | Sakkas i sar.,
Salbutamol (15 mg L™) 1500 W simulirano sunc¢evo zracenje, 3 h | zatim potpuno nestaje posle 90 min tretmana 2007

kontaktno vreme)

Sulfametoksazol (200 mg L™)

Foto-fenton

Nije detektovana toksi¢nost nakon foto-Fenton
tretmana

Gonzales 1 sar.,
2009

Tetraciklini (10 — 40 mg dm™)

Fotoliza (500 W zivine lampe srednjeg
pritiska)

Proizvodi fotolize pokazuju povecanu toki¢nost
nakon

Jiao 1 sar., 2008

Cibacron Red FN-R i Cibacron Yellow TiOy/UV (Degussa P25 i Hombikat UV- | Iako je DOC uklonjen skoro 80% nakon 5 h | Bizani i sar.,

FN2R (50 mg dm™) 100, zivine lampe visokog pritiska) tretmana, toksi¢nost rastvora je skoro nepromenjena | 2006
Ultrazvuéni tretman (visoka frekvenca | Toksi¢nost rastvora boje koncentracije 20 mg dm™ | Vajnhandl i Le
2791817 kHz i niska frekvenca 20 kHz) | nije  detektovana, kao i toksi¢nost mnakon | Marechal 2007

Reactive black 5 (5 — 300 mg dm™)

SestoCasovnog tretmana ultrazvukom (817 kHz,
100W)




Tabela 2.10 nastavak

SUPSTRAT AOP PROCES KOMENTAR REFERENCA
Disperze red 354 (100 mg dm™) Ozonizacija, Fenton, UV/H,0, i foto- | Najmanja tokswpost je dqbljena nakon foto-Fenton | Neamtu i sar,
Fenton procesa u periodi od 15 min 2004
Procion Red H-E7B (250 mg dm™) Foto-Fenton ECSO vrednost je veca od sadrzaja DOC za svaku | Garsia-Montano i
izmerenu vrednost sar., 2006
Ultrazvuk (520 kHz, 100 W) RR141 i RB5 ne pokazuju toksi¢nost pri | Tezcanill-Guyer i
koncentracijama 20 i 30 mg dm™, dok BB4 i BB3 | Ince, 2003

Reactive Red 141, Reactive Black 5,
Basic Brown 4, Basic Blue 3 (20 — 60
mg dm™)

pokazuju toksi¢nost pri istim koncentracijama.
Smanjenje ukupne toksi¢nosti sse postize za krace
vreme tretmana od potrebnog za potpunu
degradaciju boja

Remazol Brilliant Blue R, Acid Black 1

Fenton proces i Fe’/vazduh proces

Toksi&nost rastvora tretiranog procesom Fe"/vazduh
je znafajno manja od rastvora tretiranog Fenton
procesom;

Chang i sar., 2009

Dimetoat i metilparation (10 mg dm™)

Foto-Fenton proces (500 mL rastvora, 10
—~100 mg H,0, L', 0— 6 mg Fe** L)

Potpuna i skoro potpuna detoksikacija je postignuta
nakon 60 min tretmana za dimetoat i metilparation,
respektivno

Evgenidou 1 sar.,
2007b

Prometrin (20 mg dm™)

TiO, fotokataliza (125 W zivine lampe
visokog pritiska); TiO, i oksidans (H,O,
ili K,S,05)

Nakon pocetnog porasta toksi¢nosti, 50% inhibicije
je postignuto do kraja tretmana (6h).U prisustvu
H,0, smanjenje toksi¢nosti za 100% je postignuto
nakon 2h

Evgenidou i sar.,
2007a

Pentahlorofenol (50 mg dm™),
isoproturin (50 mg dm™), diuron (42 mg
dm™), alahlor (50 mg dm™) i atrazin (38
mg dm™)

05 (1.75 g h™), i foto-Fenton

Smanjenje toksi¢nosti (porast ECs, vrednosti) za
diuron, dok je nakon tretman od 3 h atrazin i alahlor
pokazuju toksicnost

Farre i sar., 2007

Smesa 5 pesticida (alahlor, atrazin,
diuron, isoproturon, hlorfenvinfos)

Foto-Fenton (simulirana sunceva

radijacija, sistem Suntest)

Drasti¢an pad toksiCnosti je dobijen na pocetku
tretmana, odredeni stepen toksi¢nost zaostaje do
kraja tretmana

Lapertot i
2007

sar.,

Metilparation (10 mg dm™)

TiO,

Potuno toksi¢nosti nakon 90 min

tretmana

smanjenje

Kim i sar., 2006
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Doktorska disertacija Eksperimentalni postupak

3.1. Predmet, ciljevi i metodologija istrazivanja

Imaju¢i u vidu istrazivanja koja su predstavljena u uvodnom delu ove doktorske
disertacije, a koja se pre svega odnose na prisustvo zagadujuc¢ih materija u vodenoj sredini
usled njihove nepotpune degradacije i eliminacije tokom procesa prerade voda, predmet
ove doktorske disertacije je ispitivanje nacina delovanja, kao i moguénosti primene
UV/H,0; procesa, kao pogodne alternative konvencionalnim procesima precis¢avanja
voda. Ispitana je mogucénost primene ove savremene, efikasne metode u cilju degradacije
tipi¢nih predstavnika najces¢ih zagadujucih materija detektovanih u prirodnim i otpadnim
vodama, medu kojima su od posebnog znacaja tektilne boje, farmaceutici i pesticidi, kao
jedinjenja koja izazivaju sve vecu paznju, kako zbog svog potencijalnog uticaja na
poremecaj endokrinih funkcija, tako i zbog svog kancerogenog i mutagenog dejstva.

Ciljevi doktorske disertacije su:

e ispitivanje nacina delovanja i moguénosti prakti¢ne primene UV/H,0, procesa,
kao pogodne alternative konvencionalnim procesima, za potpunu degradaciju
(Reactive Orange 16), farmaceutika (ranitidin, metamizol) i pesticida (ciprodinil),

e detaljna analiza radnih parametara UV/H,O; procesa u cilju optimizacije njegove
primene i postizanja maksimalne efikasnosti,

¢ identifikacija degradacionih proizvoda i ispitivanje njihove toksi¢nosti.

Imajuéi u vidu predmetni problem i ciljeve ove doktorske disertacije, predvideni su sledeci
program i metodologija istraZivanja:

e ispitivanje nacina delovanja i efikasnosti degradacije organskih supstrata UV/H,0,
procesom,

e optimizacija osnovnih parametara UV/H,O, procesa (inicijalna koncentracija
peroksida, inicijalna koncentracija supstrata, inicijalna pH vrednost, intenzitet
zraCenja) za postizanje maksimalne degradacije ispitivanih supstrata,

e ispitivanje uticaja neorganskih i organskih konstituenata prirodnih i otpadnih voda
(HA, COs™, HCO5', SO4*, CI', NOy, HPO4>, H,POy), kao i organskih kiselina
(HCOOH, CH;COOH, CH3;CH,COOH, H,C,04,) finalnih intermedijarnih
proizvoda, na efikasnost degradacije organskih supstrata,

e identifikacija degradacionih proizvoda metodom masene spektrometrije, kao i
gasne hromatorgafije sa masenom detekcijom.

e ckotoksikoloSka analiza degradacionih proizvoda prema luminiscentnoj bakteriji
Vibrio ficheri
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3.2. Eksperimentalni postupak

3.2.1. Optimizacija parametara procesa

3.2.1.1. Preliminarna ispitivanja

Napravljeni su osnovni rastvori ispitivanih supstrata koncentracije 1000.0 mg dm™
(RO16), 500.0 mg dm™ (ranitidin i metamizol), dok je zbog niske rastvorljivosti
koncentracija osnovnog rastvora ciprodinila bila 10.0 mg dm™. Radni rastvori su pravljeni
svezi, svakog dana, neposredno pre tretmana, razblazivanjem osnovnog rastvora do
odredene koncentracije i uz dodavanje H,O,. pH vrednost radnih rastvora podesavana je
dodatkom razblazenih rastvora HCI ili NaOH uz pH metar (Senslon3, HACH, USA). U
toku tretmana rastvori su konstantno meSani magnetnom meSalicom (Are, Velp
Scientifica, Italija) i temperatura je odrzavana na 25.0 £ 0.5°C termostatiranjem. U cilju
dekompozicije rezidualnog peroksida, koji zbog intenzivne apsorpcije na 190 nm izaziva
smetnje tokom UV-Vis analize, svakom uzorku je pre snimanja dodato 0.2 uL enzima
katalaze (izolovan iz govede jetre , 10 000 — 40 000 units /mg, Sigma Aldrich). Promena
koncentracije ispitivanih supstrata prac¢ena je na UV-vis spektrofotometru Varian Cary 50
(Varian, Australija), merenjem apsorbance na 494 nm, 315 nm, 250 nm 1 270 nm
respektivno za RO16, ranitidin, metamizol i ciprodinil. Efikasnost uklanjanja ispitivanih
supstrata je odredena prema slede¢oj jednacini:

Efikasnost uklanjanja (%) ( 1- ﬂ) x100 (3.2-1)
co

gde je: ¢, — koncentracija supstrata (mg dm™) u vremenu t, ¢, — inicijalna koncentracija supstrata (mg dm™).

3.2.1.2. UV fotoreaktor

Fotoreaktor sluzi za izlaganje predmeta i rastvora delovanju UV zracenja. Spoljni deo
reaktora je napravljen od aluminijumskog plastificiranog lima. Unutrasnji plast je
napravljen od sjajnog prokronskog lima. Vrata fotoreaktora, presvufena sa unutraSnje
strane prokronskim limom, potpuno sprecavaju prolaz zracenja, $to obezbeduje siguran
rad. Izvor UV zracenja su Zivine lampe niskog pritiska, snage 28 W, sa maksimumom
zracenja na 254 nm, proizvodaca Philips-Holandija. Deset UV lampi se nalazi u reflektoru
na gornjoj strani komore. Lampe su spreda pokrivene limom, tako da su opticki zaklonjene
u slu€aju da su ukljucene kada su vrata otvorena. Radi sigurnosti na vratima je postavljen
mikroprekidac koji iskljucuje lampe u slucaju otvaranja vrata u toku rada fotoreaktora.

Fotoreaktor ima tajmer koji moze meriti vreme do 160 minuta. Moguce je nezavisno
ukljugivanje 2, 4, 6, 8 ili 10 lampi, &Gime se menja intenzitet zratenja od 730 p W cm™ do
1950 p W cm™. Postoji i prekida¢ za kontinualni rad lampi, koji premoscuje tajmer.
Uredaj ima ugraden i mera¢ ukupnog vremena rada lampi, radi uvida u njihovu
istroSenost. Zbog zagrevanja lampi tokom rada, sa leve strane reaktora u visini lampi
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postavljeni su ventilatori za uduvavanje vazduha, a sa desne strane na gornjem delu
reaktora nalaze se ventilatori koji izbacuju vazduh, $to omogucava hladenje lampi. Otvori
za ventilatore su pokriveni aluminijumskim plastificiranim limom, koji spre¢ava prolaz
UV zraCenja. Dodatno hladenje petrijevih Solja u kojima se vrSe eksperimenti je
omoguceno protocnim vodenim kupatilom koje se postavlja na dno fotoreaktora.

Slika 3.2-1 UV fotoreaktor (prikaz sa prednje strane)

Slika 3.2-2 Sematski prikaz UV fotoreaktora
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3.2.1.3. Odredivanje ukupnog organskog ugljenika (TOC)

Standardna metoda merenja ukupnog organskog ugljenikazasniva se na oksidaciji
organskih jedinjenja rastvorenih u vodi do ugljen-dioksida i vode pri 680°C. Ugljen-
dioksid se kvantitativnoodreduje metodom nerasprsuce infracrvene detekcije,gde se najpre
odredi TC (engl. Total carbon) vrednost, tj. ukupna koli¢ina ugljenika u uzorku, a potom
IC (engl. Inorganic carbon) vrednost, tj. koli¢ina neorganskog ugljenika u uzorku.
Koli¢ina ukupnog organskog ugljenika (engl. total organic carbon, TOC) jednaka je razlici
vrednosti ukupne koli¢ine ugljenika i neorganskog ugljenika u uzorku.

Radni rastvori ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm™ (RO16), 30.0 mg dm™
(ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm™ (ciprodinil), pH vrednosti 7.0, koncentracije
peroksida 20.0 mmol dm™, tretirani su u UV reaktoru u periodu od 180 min. Intenzitet
zratenja je bio 1950 uW cm 2. Uzorkovani su alikvoti zapremine 25 cm’ u slede¢im
vremenskim intervalima: 0, 4, 10, 20, 40, 60, 120 i 180 min. U ovoj doktorskoj disertaciji
odredivanjeukupnog organskog ugljenikasprovedeno je na Shimadzu TOC-Vcpy
analizatoru (Japan).

3.2.1.4.Jonska hromatografija (IC)

Jonska hromatografija je metoda koja se koristi za odredivanje neorganskih anjona i nisko
molekulskih organskih kiselina. Pored ovih analita, jonska hromatografija se koristi za
analizu amonijum jona, alkalnih izemnoalkalnih metala u vodi. Razdvajanje izmedu
komponenti uzorka se vr$i na osnovu razlike u jonizacionim karakteristikama prisutnih
funkcionalnih grupa. Metoda se zasniva na razdvajanju jona u jonoizmenjivackoj
hromatografskoj koloni i konduktometrijskoj detekciji. Kao stacionarna faza koriste se
polimerna smola (naj€eSce polistirenske umreZzene pomocu divinil-benzena), na koju su
kovalentnom vezom vezane jonske funkcionalne grupe, koje mogu biti pozitivno ili
negativno naelektrisane. Ove grupe su neutralisane jonima suprotnog polariteta, 1 mogu
biti zamenjeni jonima istog naelektrisanja koji su prisutni u ispitivanom uzorku. U
zavisnosti od afiniteta, joni ¢e se zadrZavati na stacionarnoj fazi u razli¢itom vremenskom
periodu, S§to omogucava njihovo razdvajanje. Za svaki jon, proces je opisan
odgovaraju¢om jonsko — izmenjivatkom ravnotezom, koja odreduje raspodelu izmedu
pokretne 1 nepokretne faze. Razli¢ite komponente ispitivanog uzorka se mogu odvojiti na
osnovu njihovih razlic¢itih afiniteta prema stacionarnoj fazi jonskog izmenjivaca.

Mobilna faza predstavlja pokretnu fazu koja se sastoji od analita (supstance koja se
analizira) 1 nosioca analita (eluenta). Za mobilnu fazu najcesce se koriste puferi i ona je
najcesce u te€noj formi. Za analizu anjona kao mobilna faza se koriste ftalna kiselina,
salicilna kiselina, benzeova kiselina, p—hidroksibenzoeva kiselina, borati, borati/glukonati,
karbonat/bikarbonat, itd. Za analizu katjona koriste se azotna kiselina, vinska kiselina,
oksalna kiselina/etilen, diamin/aceton, vinska/limunska kiselina, itd. Osnovni IC
hromatografski sistem sadrZi: mobilnu fazu (eluent), pumpu visokog pritiska, injekcioni
ventil — injektor, analiticku kolonu (stacionarnu fazu), supresor, detektor, peristalticku
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pumpu i raunar radi ispisa rezultata.U detekciji organskih i neorganskih jona uglavnom se
koristi postupak merenja provodljivosti jona u rastvoru (konduktometrija). Koncentracije
jona u uzorku se dobija integraljenjem hromatografske krive. PovrSina ispod
hromatografske krive direktno je proporcionalna koncentraciji uzorka.

Radni rastvori ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm™ (RO16), 30.0 mg dm™
(ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm™ (ciprodinil), pH vrednosti 7.0, koncentracije
peroksida 20.0 mmol dm>, tretirani su u UV komori u periodu od 180 min. Intenzitet
zralenja je bio 1950 uW cm 2. Uzorkovani su alikvoti zapremine 4 cm’ u slede¢im
vremenskim intervalima: 0, 4, 10, 20, 40, 60, 120 i 180 min. U ovoj doktorskoj disertaciji
odredivanje koncentracija neorganskih jona (SO4>, NOs", NO,, NH;") i anjona organskih
kiselina malih masa vrSeno je na modelu jonskog hromatografa IC Dionex ICS-3000
(USA).

3.2.1.5. Odredivanje rezidualne koncentracije vodonik-peroksida

Metoda je zasnovana na oksidaciji I" peroksidom do I3u prisustvu amonijum molibdata
kao katalizatora [Stylidi isar., 2004]. Svakom uzorku je dodato 2 mL rastvora A (33 g KI,
1 g NaOH i 0.1 g amonijum hepta molibdata (NH4)sM070,44H>0 u 500 cm’), a nakon
toga i 2 mL rastvora B (0.1M rasvor K-biftalata). Merenje apsorbance rastvora vrSeno je
nakon 30 min na talasnoj duzini 342 nm.

3.2.1.6. Uticaj inicijalne koncentracije peroksida

Pripremljena je serija radnih rastvora ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm™
(RO16), 30.0 mg dm™ (ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm™ (ciprodinil) i koncentracije
vodonik-peroksida 5.0, 10.0, 20.0, 30.0, 40.0, 60.0 1 100.0 mmol dm™. Nakon podesavanja
pH vrednosti na 7.0, radni rastvori su ozragivani UV zradenjem intenziteta 730 pW cm >,
S obzirom da je brzina degradacije ispitivanih supstrata visoka sa maksimalnim
intenzitetom zraenja, intenzitet je smanjen radi boljeg pracenja kinetike procesa.
Koncentracije ispitivanih supstrata su odredene nakon 0, 1, 2, 4, 6, 10 1 15 min tretmana
UV-vis spektrofotometrijom.

3.2.1.7. Uticaj pH

Uticaj pH na efikasnost uklanjanja ispitivanih supstrata ispitivan je sa radnim rastvorima
supstrata koncentracije 50.0 mg dm™ (RO16), 30.0 mg dm™ (ranitidin i metamizol) i 10.0
mg dm™ (ciprodinil) kojima su podesene inicijalne pH vrednosti na 2.0, 3.0, 5.0, 7.0, 9.0 i
10.0 pomoéu HCI ili NaOH. Koncentracija vodonik peroksida je bila 20.0 mmol dm>, a
intenzitet zradenja 730 uW cm* Radni rastvori su ozradivani UV zradenjem i u
odgovaraju¢im vremenskim intervalima (0, 1, 2, 4, 6, 10 1 15 min) su uzorkovani alikvoti
zapremine 4 cm”. U cilju uklanjanja rezidualnog peroksida, svakom uzorku je dodat
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enzim katalaza, nakon ¢ega su merene apsorbance rastvora. Sa standarne krive izracunate
su rezidualne koncentracije ispitivanih supstrata.

3.2.1.8. Uticaj koncentracije supstrata

U cilju ispitivanja uticaja inicijalnith koncentracija supstrata pripremljeni su,
odgovaraju¢im razblazenjem osnovnih rastvora, radni rastvori sledeé¢ih koncentracija
supstrata: 20.0, 30.0, 40.0, 50.0, 60.0, 70.0, 80.0 mg dm™ (RO16); 5.0, 10.0, 15.0, 20.0,
25.0, 30.0 mg dm™ (ranitidin); 5.0, 10.0, 20.0, 30.0, 40.0, 50.0 mg dm™ (metamizol) i 5.0,
10.0 mg dm™(ciprodinil). Koncentracija vodonik-peroksida je bila 20.0 mmol dm>, a pH
vrednost rastvora 7.0. Radni rastvori su tretirani UV zradenjem intenziteta 730 pW cm .
Rezidulane koncentracije ispitivanih supstrata u uzorcima uzorkovanim u odredenim
vremenskim intervalima (0, 1, 2, 4, 6, 10 i 15 min), nakon dodatka enzima katalaze, su

odredene UV-vis spektrofotometrijom.

3.2.1.9. Uticaj intenziteta zracenja

Uticaj intenziteta zracenja je ispitan selektivnim ukljucivanjem 2, 4, 6, 8 1 10 UV lampi,
Sto odgovara intenzitetu zracenja 730, 1150, 1510, 17501 1950 uW cm 2, respektivno.

3.2.1.10. Uticaj organskih i neorganskih anjona

Uticaj organskih anjona na efikasnost dekolorizacije azo boje Reactive Orange 16 je
ispitan u prisustvu 1.0, 10.0 i 100.0 mmol dm™ acetata, formijata i propanata.
Koncentracije peroksida je bila 20.0 mmol dm™, a intenzitet zradenja 730 uW cm >
Koncentracije neorganskih anjona (CO32', HCOj5", NO5', SO42', CI', H,PO4 1 HPO42') su
kod ispitivanja njihovog uticaja na dekolorizaciju azo boje Reactive Orange 16 bile 10.0,
50.0 i 100.0 mmol dm>, a kod ispitivanja uticaja na efikasnost degradacije ostalih
supstrata 1.0, 10.0 i 100.0 mmol dm™. Ostali parametri su bili isti kao kod prethodnih
tretmana.

3.2.2. Identifikacija proizvoda degradacije

Degradacioni proizvodi formirani tokom unapredenih oksidacionih procesa, posebno u
pocetnoj fazi tretmana, su Cesto polarniji od polaznog jedinjenja, stoga metoda masene
spektrometrije predstavlja primarni izbor za njihovu identifikaciju. Imajué¢i u vidu
¢injenicu da su proizvodi degradacije sli¢ne strukture kao i polazno jedinjenje, njihova
identifikacija je moguca uz teorijsko razmatranje strukturnih promena do kojih moze doc¢i
tokom degradacije, kao i analizom snimljenih masenih spektara. Masena spektrometrija sa
jon trap (engl. lon trap) analizatorom se pokazala kao izuzutno moc¢na analiticka tehnika
tokom identifikacije proizvoda degradacije, upravo zbog mogucénosti viSestepene
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fragmentacije (MS") jona. Sema fragmentacije polaznog jedinjenja mozZe biti od koristi za
predvidanje proizvoda razgradnje, jer veze koje se lako raskidaju sudarom izazvanom
disocijaciom (engl. Collision induced dissociation, CID) sa atomima helijuma u jonskom
trapu mogu biti one koje ¢e se takode raskidaju tokom degradacije.

S druge strane, metoda gasne hromatografije sa masenom detekcijom ne predstavlja
primarni izbor za identifikaciju,zbog slabe isparljivosti i termicke nestabilnosti
degradacionih proizvoda. Derivatizacija uzoraka je moguca, ali ovaj nacin pripreme
uzorka je vremenski i materijalno zahtevan i neretko se moze javiti problem sa
degradacijom derivata, kao i njihovom identifikacijom. Medutim, gasna hromatografija sa
masenom detekcijom se ipak moze uspe$no primeniti za detekciju nepolarnih jedinjenja,
koja se formiraju u kasnijim fazama tretmana, kao komplemetarna tehnika te¢noj
hromatografiji.

Upravo iz navedenih razloga su u ovoj doktorskoj disertaciji za identifikaciju proizvoda
degradacije ispitivanih analita primenjene metode masene spektrometrije (ESI/IT 1
ESI/FT-ICR) 1 metoda gasne gromatografije sa masenom detekcijom.

3.2.2.1. ESI/IT masena spektrometrija

Pripremljena je serija radnih rastvora ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm™
(RO16), 30.0 mg dm™ (ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm™ (ciprodinil) i koncentracije
vodonik-peroksida 20.0 mmol dm™, pH 7.0. Nakon tretmana u UV reaktoru, uzorci su
analizirani na masenom spektrometru LCQ Advantage (Thermo, Finnigan, USA) sa
ortogonalnim elektrosprej (ESI) izvorom i jonskim trapom kao analizatorom (engl. ion
trap, IT). Uzorci azo boje RO16 su analizirani u negativnom modu instrumenta, dok je
analiza ostalih supstrata izvrSena u pozitivnom modu. Pre svakog snimanja je izvrSeno
automatsko podeSavanje parametara instrumenta prema signalu analiziranog supstrata. Svi

uzorci su injektirani direktno u jonski izvor pri protoku od 5 pL min™.

3.2.2.2. Masena spektrometrija sa jonskom ciklotron rezonancom i furijeovom
transformacijom (ESI/FT-ICR)

Instrument se sastoji od velikog kruznog magneta koji proizvodi homogeno magnetno
polje. Unutar magneta nalazi se cikli¢na ¢elija sa elektrodama u rezervoaru sa te¢nim
helijumom, koji je okruzen te€nim azotom. Joni koji udu u ¢eliju spektrometra, krecu se u
kruZnim putanjama unutar celije pod dejstvom magnetnog polja. Pomoc¢u dve elekrode,
koje su postavljene normalno na smer magnetnog polja, moguce je kontrolisati poloZaj
jona unutar celije. Na druge dve elektrode, smeStene paralelno magnetnom polju
primenjuje se naizmenic¢na struja odredene frekvence. Naizmeni¢no elektri¢no polje deluje
na sve jone u ¢eliji, ureduju¢i njihove putanje. Nakon zavrSetka delovanja, posmatra se
prolazak jona pored detektorskih elektroda, koje su takode smestene paralelno u odnosu na
smer magnetnog polja. FT-ICR maseni spektrometri se razlikuju od ostalih masenih
spektrometra po tome Sto do detekcije ne dolazi usled sudara jona i detektora, ve¢ samo
njihovim prolaskom pored elektroda detektora Sto omogucava dugo zadrzavanje jona u
trapu 1 detaljnu viSestruku analizu. Razdvajanje jona po masi se ne visi u vremenu ili
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prostoru kao kod drugih tehnika, ve¢ na osnovu ciklotron frekvence koju svaki jon
proizvodi kre¢uci se u magnetnom polju. Svi joni koji se nalaze u celiji se detektuju
istovremeno. Na signal koji se dobija sa detektorskih elektroda, potrebno je primeniti
matemati¢ku operaciju - furierovu transformaciju, nakon ¢ega se dobija maseni spektar.
Ova metoda je brza, ima visoku rezoluciju, moguénost odredivanja tacnih masa, ali je i
jako skupa. U ovakvom instrumentu je moguce i manipulisati jonima, tj. izvrSiti njihovu
fragmentaciju. Dva najceS¢a nacina fragmentacije su SORI/CID (sustained off-resonance
irradiation  collision-induced dissociation) 1 IRMPD (infrared multiple photon
dissociation).

Analiza uzoraka u ovoj doktorskoj disertaciji je izvrSeno na hibridnom Qh-FT/ICR
masenom spektrometru (ApexQe, Bruker Daltonics, Billerica, MA, USA) sa Apollo II
elektrosprej jonskim izvorom. Instrument je opremljen magnetom od 7 T. Uzorci su
injektirani direktno u jonski izvor putem $prica pri protoku od 2 uL min™. Napon kapilare
je iznosio 3.7 kV, a temperatura azota 150°C. IRMPD (infrared multiple photon
dissociation, IRMPD) disocijacija je izvrSena sa CO, laserom od 25W (Synrad,
Mukilteo,WA, USA) koji radi na 10.6 um. Energija fotona zracenja je iznosila 80% od
pune snage lasera. Vreme ozracivanja je bilo u opsegu od 50 do 80 ms. Pre transfera u ICR
¢eliju, joni su akumulirani u heksapol kolizionoj ¢eliji, koja ima ulogu linearanog jon trapa
u periodu od 0.5-1 s. Selekcija jona je izvrSena u kvadripolu sa Sirokom izolacijom m/z
vrednosti (50 Th), dok neki joni od interesa mogu biti analizirani sa uZom m/z vrednoscu.
Svi predstavljeni spektri su prosecne vrednosti 50 signala.

3.2.2.3.GC/MS analiza

Radni rastvori ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm> (RO16), 30.0 mg dm™
(ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm™ (ciprodinil), koncentracije vodonik-peroksida 20.0
mmol dm?, pH 7.0, ozragivani su UV zratenjem intenziteta 1950 uW cm > u vremenskom
intervalu od 10, 20 i 30 min. Zapremina radnih rastvora je iznosila 1000 dm”’. Tretirani
uzorak zapremine 500 dm’ je, nakon zakiseljavanja sumpornom kiselinom, propusten kroz
SPE ketridz HyperSep Retain PEP (200 mg/6 mL, Thermo, USA), prethodno
kondicioniran prolaskom 5 cm’ metanola i 5 cm’ demi vode. Eluiranje je izvrSeno
metanolom (3 cm’), nakon toga je uzorak uparen u struji azota i suvi ostatak rastvoren u
heksanu. Snimanje spekata je uradeno na gasnom hromatografu HP6890 (Agilent, USA)
sa selektivnim masenim detektorom 5973 1 split/splitless injektorom. Razdvajanje je
vrSeno na kapilarnoj koloni DB-5ms (5%-fenil-95%-metilpolisiloksan), dimenzija 30 m x
0.25 mm 1 debljine filma 0.25 pm. Zapremina injektiranog uzorka je bila 1uL, a
injektiranje je izvrSeno u splitless modu. Razdvajanje na koloni je izvrSeno u
programiranom temperaturnom rezimu od 60°C (1 min) do 290°C (10 min) sa gradijentom
od 10°C/min. Kao nose¢i gas je koriS¢en helijum sa protokom od 1.0 mL/min.
Identifikacija proizvoda degradacije je izvrSena poredenjem eksperimentalno dobijenih
masenih spektara sa masenim spektrima iz baze NISTO05. U svim slucajevima je slaganje
bilo vece od 90%.
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3.2.3. Ekotoksikoloska analiza

Pracenje promene akutne toksi¢nosti netretiranih uzoraka i1 uzoraka tokom tretmana prema
luminiscentnoj bakteriji Vibrio fisheri (Macherey-Nagel, Germany) je vrSeno u skladu sa
standarnim protokolom [ISO11348]. Pre analize pH vrednost svih uzoraka je podesena na
7.0 + 0.2 rastvorom NaOH ili H,SOj4. Netretiranim uzorcima (0.5 mL), kao i uzorcima u
vremenu (0.5 mL) dodato je 0.5 mL bakterijske suspenzije (50%, v/v), a inhibicija
svetlosti koju emituju bakterija izmerena je nakon 30 min kontakta. Procenat inhibicije je
izraCunat na osnovu sledece jednacine:

Inhibicija (%) =100 -1 oo( I, )ITO
KF (3.2-2)

gde je IT, intenzitet luminiscencije uzorka na pocetku, IT3, intenzitet luminiscencije
nakon kontakta od 30 min, KF faktor korekcije. Faktor korekcije je izraCunat na osnovu
sledec¢e jednacine:

IC,,
IC,

KF=
(3.2-3)

gde je IC, intenzitet luminiscencije kontrolnog uzorka na pocetku i IC;y intenzitet
luminiscencije kontrolnog uzorka nakon 30 min.
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Rezultati i diskusija Degradacija tekstilne azo boje Reactive Orange 16

4.1. Degradacija tekstilne azo boje Reactive Orange 16

4.1.1. Optimizacija parametara procesa

4.1.1.1. Preliminarna ispitivanja

Na pocetku rada su izvrSeni preliminarni eksperimenti u cilju ispitivanja uticaja pojedinih
faktora procesa, kao Sto su: uticaj UV zracenja, uticaj H,O, bez svetlosti 1 uticaj UV
zradenja u prisustvu H,O,. Rastvor boje RO16, poetne koncentracije 50.0 mg dm >, pH
7.0, bio je izlozen UV zratenju intenziteta 1950 uW cm ™ u periodu od 180 minuta.
Inicijalna pH vrednost rastvora RO16 je podeSena na 7, bez puferisanja. Rezultati
pokazuju da UV zracenje ima veoma mali uticaj na razgradnju RO16, gde je nakon 180
minuta koncentracija boje snizena za svega 4% (slika 4.1-1). Uzorak boje istog sastava
tretiran u prisustvu H,O, koncentracije 20.0 mmol dm>, bez UV zracenja (u mraku),
pokazuje da nema merljivog uticaja H,O, u ispitivanom periodu. Uzorak RO16 koji je bio
izlozen UV zralenju intenziteta 1950 pW cm > u prisustvu H,O, koncentracije 20.0 mmol
dm™ podleze intenzivnoj razgradnji. U periodu od oko 6 min dolazi do potpunog
obezbojavanja uzorka (slika 4.1-2b).

Slika 4.1-1 Uticaj UV zraenja, H,O, i UV/H,0, procesa na razgradnju boje RO16.
co(RO16) = 50.0 mg dm™, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, intenzitet UV
zraenja: 1950 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C

Tipican UV-vis spektar azo boje RO16 karakteriSe prisustvo dve spektralne trake u
vidljivoj oblasti spektra sa apsorpcionim maksimumima na 494 nm i 386 nm, 1 dve trake u
ultraljubi¢astom delu spektra sa maksimumima na 297 nm 1 254 nm. Apsorpcioni
maksimumi na 254 nm i 297 nm poti¢u od tt * prelaza u benzenovom i naftelenskom
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prstenu molekula RO16, respektivno, a smanjenje apsorbance ovih pikova ukazuje da je
doslo do degradacije aromaticnog dela molekula [Milosavljevi¢, 1994]. Dve trake u
vidljivom delu spektra poticu od nm * prelaza u azo grupi i mogu biti pripisane
postojanju dva tautomerna oblika (azo i hidrazo). Apsorpcioni maksimum na 386 nm
odgovara azo formi, dok maksimum na 494 nm odgovara hidrazo tautomeru, koji je
favorizovan u vodenim rastvorima [Ozen i sar., 2007]. Ova dva tautomerna oblika nastaju
kao posledica intramolekulske vodoni¢ne veze izmedu kiseonika vezanog za naftalensko
jezgro 1 P-vodonika azo grupe. Smanjenje intenziteta apsorpcionih maksimuma u
vidljivom delu spektra ukazuje na to da je doSlo do naruSavanja strukture glavne
hromofore, a samim tim i do obezbojavanja rastvora. Promene u UV-vis spektru azo boje
RO16 nastale izlaganjem rastvora boje UV zraenju u prisustvu vodonik-peroksida
prikazane su na slici 4.1-2a. Ocigledno je da se intenzitet pikova kako u vidljivom delu
spektra, tako i1 u ultraljubiCastom, znacajno smanjuje sa vremenom izlaganja, dok u
spektru nakon 6 min tretmana nema primetnih pikova. Osim toga, primetno je i blago
batohromno pomeranje apsorpcionog maksimuma na 494 nm, S$to je najverovatnije
posledica formiranja intermedijera, sli¢nih struktura kao i RO16, usled napada ‘OH
radikala.

a) b)

Slika 4.1-2 UV-vis spektralne promene azo boje RO16 u funkciji vremena tretmana (a),
vizuelne promene (b). co(RO16) = 50.0 mg dm>, ¢,(H,0,) = 20.0 mmol dm>, pH 7.0 +
0.2, intenzitet UV zradenja: 1950 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

Rezultati promene inicijalne pH vrednosti rastvora boje tokom tretmana (slika 4.1-3a)
pokazuju da je nakon 40 min pH vrednost u neutralnoj sredini smanjena sa 6.86 na 4.31, u
slabo kiseloj sa 5.36 na 3.69, a u slabo alkalnoj sa 8.86 na 6.92. S druge strane, u jako
kiseloj sredini (2.08 1 3.2), kao i u jako alkalnoj, inicijalna pH vrednost ostaje
nepromenjena za isto vreme tretmana. Ovakvo ponasSanje je verovatno posledica
formiranja organskih kiselina kao degradacionih proizvoda, ¢iji je uticaj na promenu pH
vrednosti rastvora izrazeniji u neutralnoj, slabo kiseloj 1 slabo baznoj sredini u poredenju

sa jako kiselom i alkalnom sredinom. Sa slike 4.1-3b se uocava da se provodljivost
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povecava sa 39.0 na 102.0 pS cm™ tokom tretmana. U prva 4 min tretmana, kada jo§ uvek
nije doslo do obezbojavanja, provodljivost neznatno raste sa 39.0 na 42.3 uS cm™.
Medutim, nakon degradacije glavne hromofore i potpune dekolorizacije uzorka (6 min),
uodeno je naglo povecéanje provodljivosti, koja dostize vrednost od 102.0 uS cm™ nakon
40 min tretmana. Ovakvo ponaSanje se moze objasniti formiranjem mineralizacionih

proizvoda, $to je u skladu sa rezulatatima TOC i IC analize.

a) b)

Slika 4.1-3 Promena a) pH i b) provodljivosti tokom UV/H,0, tretmana azo boje RO16.
co(RO16) = 50.0 mg dm>, ¢,(H,0,) = 20.0 mmol dm™~, pH 7.0 + 0.2, intenzitet UV
zraenja: 1950 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

Rezultati merenja ukupnog organskog ugljenika (TOC) su potvrdili da je tokom tretmana,
pored dekolorizacije, doslo 1 do odredenog stepena mineralizacije (slika 4.1-4a). Uocava
se da proces mineralizacije prati drugaciji trend od dekolorizacije 1 da je za postizanje
znacajnog stepena mineralizacije potrebno duze vreme tretmana. Naime, u trenutku kada
je postignuto potpuno obezbojavanja uzorka (6 min), stepen mineralizacije iznosi 20%,
povecava se u toku tretmana i dostize vrednost od 77% nakon 180 min. Uzrok ovakvom
trendu lezi u ¢injenici da tokom tretmana dolazi do pada koncentracije vodonik peroksida
jer su tretmani radeni bez naknadnog dodavanja. Osim toga, kako se reakcija odvija,
povecava se 1 koncentracija nastalih interemedijera, koji takode pokazuju visoku
reaktivnost prema "‘OH radikalima. S obzirom da je RO16 organski molekul koji sadrzi
kovalentno vezane atome sumpora i azota, formiranje jona NH;", NO;, NO, and SO,*
kao proizvoda mineralizacije se ocekuje. Imajuci u vidu Cinjenicu da je re¢ o procesu
oksidacije, formiranje organskih kiselina malih masa (mravlje, siréetne, propanske,
oksalne) je takode moguce. Kao §to se moZe videti 1z rezultata prikazanih na slici 4.1-4b,
sulfati, nitrati, acetati i formijati su identifikovani kao glavni proizvodi mineralizacije u
periodu od 180 min. Uocava se da su jedino sulfati detektovani u znacajnoj koncentraciji i
da njihovo formiranje ima tendenciju rasta. Glavni mineralizacioni proizvod koji sadrzi
azot je nitrat, pri ¢emu nitrit i amonijum jon nisu detektovani u znac¢ajnoj koncentraciji
tokom oksidacije boje.
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b)

Slika 4.1-4 Promena TOC vrednosti (a) i formiranje mineralizacionih proizvoda (b) tokom
UV/H,0, tretmana azo boje RO16. cy(RO16) = 50.0 mg dm>, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'3,
pH 7.0 + 0.2, intenzitet UV zradenja: 1950 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

4.1.1.2 . Uticaj inicijalne koncentracije vodonik-peroksida

Koncentracija vodonik peroksida je vazan parametar koji utie na efikasnost uklanjanja
organskih jedinjenja UV/H,O, procesom. Zbog niskog molarnog apsorpcionog
koeficijenta vodonik peroksida na 254 nm (18.6-19.6 dm™ mol'em™) potreban je viSak
peroksida da bi se generisali ‘OH radikali u dovoljnoj meri. Mnoga istrazivanja su
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pokazala da u zavisnosti od koncentracije, peroksid moze povecati brzinu degradacije
organskih jedinjenja ili delovati kao hvata¢ (engl. scavenger) ‘OH radikala [Sadik i sar.,
2008; Jiraroj i sar., 2006; Daneshvar i sar., 2004; Ince 1999]. Stoga je neophodno odrediti
optimalnu koncentraciju peroksida u cilju postizanja maksimalne efikasnosti procesa.
Rezultati uticaja inicijalne koncentracije peroksida (10.0, 20.0, 25.0, 30.0, 40.0, 50.0, 60.0
1 100.0 mM) na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 sistemom UV/H,0; prikazani su
na slici 4.1-5. Prividna konstanta brzine reakcije dekolorozacije raste sa 0.142 na 0.331
min” sa poveéanjem koncentracije peroksida sa 10 na 20 mM. Pri niskim inicijalnim
koncentracijama peroksida srazmerno je niska i koncentracija generisanih ‘OH radikala,
Sto za posledicu ima 1 smanjenu efikasnost procesa. Sa daljim povecanjem koncentracije
peroksida na 40 mM, konstanta brzine reakcije raste, dostize plato 1 ostaje nepromenjena.
Medutim, konstanta brzine reakcije dekolorizacije se smanjuje ukoliko se koncentracija
peroksida poveéa sa 40 (0.329 min"') na 100 mM (0.18 min™). Kada je inicijalna
koncentracija peroksida dovoljno visoka, generisani ‘OH radikali uglavnom reaguju sa
peroksidom uz formiranje manje reaktivnog hidroperoksi radikala (HO,"), §to je i razlog
smanjenja efikasnosti procesa (jednacina 4.1-1).

H,0, +HO" - H,0+HO:,k=2.7x10"M's™! (4.1-1)

Generisani ‘OH radikali mogu reagovati i sa HO, radikalom uz nastajanje vode i
kiseonika ili moZe do¢i do njihove dimerizacije i formiranja peroksida [Buxton i sar.,1988;
Schested 1 sar., 1968]. Ovo je takode jedan od razloga smanjenja efektivne koncentracije
"OH radikala za degradaciju boje (jednacina 4.1-2 i 4.1-3).

HO' +HO; —H,0+0,,k=6.6x10°M's™ 4.1-2)
HO" +HO' —H,0,,k=5.5x10"M"s"! (4.1-3)

Dakle, optimalan opseg inicijalne koncentracije peroksida za postizanje maksimalne
efikasnosti uklanjanja azo boje ROI16 iznosi od 20.0 do 40.0 mM. Ove vrednosti
odgovaraju relativnom odnosu pocetnih molarnih koncentracija peroksida i boje
([H202]0/[RO16]p) izmedu 246 i 493. Muruganandham i Swaminahan (2004) su utvrdili da
je optimalna inicijalna koncentracija peroksida za dekolorizaciju azo boje Reactive Orange
4 u stacionarnim uslovima 20 mM ([H,0,]o/[RO4]o = 40, co(RO4)= 5 x 10™* mol dm™, pH
= 3.0, snaga lampi 64 W). Neamtu je sa sar. (2002) doSao do skoro iste optimalne
koncentracije peroksida (24.5 mM) za dekolorizaciju tri reaktivhe azo boje
([H20,]o/[RR120]p = 360, [H20,]o/[RB5]p = 243, [H20]0/[RY 14]y = 470). S druge strane,
Aleboyeh 1 sar. (2003) su ispitivali kritiCan uticaj koncentracije peroksida na
dekolorizaciju tri komercijalne boje (Acid Orange 8, Methyl Orange, Acid Blue 74) u
proto¢nom reaktoru i otkrili da je molski odnos peroksid/bojarazli¢it za svaku od njih
([H202]0/[AO8]p = 55, [H20,]0/[MO]y = 65, [H20:]o/[AB74]y = 70). Rezultati koji su
dobijeni u ovom istrazivanju, zajedno sa rezultatima drugih studija, su potvrdili znacaj
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odredivanja optimalne koncentracije peroksida za proces UV/H,0O, degradacije razlicitih
supstrata, kao 1 znacaj odredivanja pri razli¢itim eksperimentalnim uslovima.

Slika 4.1-5 Uticaj inicijalne koncentracije peroksida na efikasnost dekolorizacije azo boje
RO16 sistemom UV/H;0,. ¢)(RO16) = 50.0 mg dm?, pH 7.0 £ 0.2, intenzitet UV
zradenja: 1950 pW cm2, 25.0 + 0.5°C (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri merenja
+ SD).

4.1.1.3 Uticaj inicijalne pH vrednosti

Inicijalna pH vrednosti rastvora je takode jedan od bitnih parametara koji je potrebno
optimizovati tokom primene UV/H,0, procesa, zato Sto otpadne vode iz tekstilne
industrije mogu imati razli¢ite pH vrednosti. Uticaj inicijalne pH vrednosti rastvora na
dekolorizaciju azo boje RO16 UV/H,0O;procesom ispitan je na slede¢im pH vrednostima:
2.0, 3.0, 5.0, 7.0, 9.0 i 10.0, pri &emu je pocetna koncentracija boje iznosila 50.0 mg dm™,
a pocetna koncentracija peroksida 20.0 mM. Za podeSavanje pH vrednosti koriS¢eni su
razblazeni rastvori HCl i NaOH. Rezultati promene konstanti brzine reakcije psedo-prvog
reda u funkciji pH prikazani su na slici 4.1-6. Kao §to se moZe videti, konstanta brzine se
znadajno povecava sa 0.2 min" na pH 2.0 na 0.312 min™' na pH 3.0, a zatim neznatno na
0.342 min™' na pH 7.0. Nakon ove vrednosti, dobijeno je smanjenje vrednosti kappna 0.151
min”' sa porastom pH vrednosti na 11.0. U kiseloj sredini, nakon zaki3eljavanja rastvora
pomocu HCI (uzorci sa inicijalnim pH 2, 3, 4 1 5) raste koncentracija Cl” jona. Ovi anjoni
mogu da reaguju sa ‘OH radikalima, pri ¢emu nastaju neorganski radikal anjoni CIOH’
prema jednacini 4.1-4, koji su manje reaktivni od ‘OH radikala, stoga se pretpostavlja da
ne igraju znacajnu ulogu u razgradnji RO16 (u poglavlju 4.1.2 prikazani su rezultati
detaljnog proucavanja uticaja hloridnih anjona).
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_ ° - _ 9 -1 -1
CI" + HO" —> CIHO™, k = 4.3x10°M"'s (4.1-4)

Smanjenje prividne konstante brzine reakcije psedo-prvog reda u alkalnoj sredini je,
najverovatnije, posledica nekoliko razloga. Najpre, pri povecanju pH rastvora raste i
koncentracija konjugovane baze HO, vodonik peroksida (jednacina 4.1-5).

H,0, > HO, +H*, pK, =11.6 (4.1-5)

HO; jon intenzivnije apsorbuje zracenje od peroksida na 254 nm Sto bi trebalo da dovede
do povecanja koncentracije "OH radikala (jednacina 4.1-6).

HO, +H" + hv -»2°0OH (4.1-6)

Medutim, anjon HO,™ reaguje i sa nedisosovanim molekulom vodonik-peroksida u skladu
sa jedna¢inom 4.7uz formiranje molekulskog kiseonika i vode umesto "OH radikala pod
dejstvom UV zrafenja [Legrini i sar., 1993]. Zbog toga je koncentracija ‘OH radikala
prisutna u rastvoru u alkalnoj sredini niza od njegove koncentracije u neutralnoj sredini.

HO, +H,0, > H,0+0, +OH" (4.1-7)

Osim toga, deaktivacija ‘OH radikala je znacajnija u alkalnoj sredini. Reakcija ‘OH
radikala sa HO, je oko 100 puta brza od reakcije sa peroksidom (jednacina 4.1-8 1 4.1-9).

HO' +HO; »>H,0+05 ,k=7.5x10°M's™" (4.1-8)
HO" +H,0, - H,0+HO5,k=2.7x10'"M's™ (4.1-9)

Reaktivnost radikala O,” i HO,  sa organskim polutantima je manja od reaktivnosti ‘OH
radikala. Ovi radikali prvenstveno ucestvuju u reakciji disproporcije uz formiranje
vodonik peroksida i kiseonika (jednacina 4.1-10).

O +HO;+H,0 ->H,0,+0,+0H" (4.1-10)

S druge strane, brzina samo-dekompozicije peroksida, koja zavisi od pH vrednosti,
delimi¢no doprinosi smanjenju vrednosti Ky, u alkalnoj sredini (jednacina 4.1-11).

2H,0, »>H,0+0, (4.1-11)
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Chu (2001) je utvrdio da su konstante brzine reakcije samo-dekompozicije peroksida
2.29x10% min’ i 7.4x10? min” na pH 7.0 i 10.5, respektivno. Poredenjem rezultata
fotodekompozicije peroksida i samo-dekompozicije u alkalnoj sredini, Chu (2001) je
zakljucio da je smanjenjenje koncentracije peroksida u alkalnoj sredini u zna¢ajnoj meri
izazvano njegovom samo-dekompozicijom.

Predlozeni putevi razlaganja peroksida u alkalnoj sredini, prvi, koji vodi do formiranja
HO; anjona i drugi, koji uklju¢uje samo-dekompoziciju peroksida uz formiranje vode i
kiseonika, mogu da se odvijaju istovremeno, $to dovodi do smanjenja koncentracije "OH
radikala, a samim tim i smanjenja brzine dekolorizacije boje.

Slika 4.1-6 Uticaj pH vrednosti na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 UV/H,0,
procesom. ¢y(RO16) = 50.0 mg dm™, ¢,(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 £ 0.2, intenzitet
UV zragenja: 1950 pW cm?, 25.0 £ 0.5°C (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri
merenja = SD).

Vazno je i napomenuti da pH vrednosti u kupatilima za bojenje raktivnim bojama zavise
od vrste vlakana koja se boje, pa se tako, bojenje celuloznih vlakana vr$i u alkalnim
kupatilima, dok su kupatila za bojenje vune kisela. Prikazani rezultati pokazuju da je
efikasnost uklanjanja azo boje RO16 UV/H,Osprocesom najveca u neutralnoj sredini.
Stoga je pozeljno neutralisati otpadne vodepre tretmana, ukoliko nisu odgovaraju¢e pH
vrednosti, u cilju postizanja maksimalne efikasnosti procesa.
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4.1.1.4 Uticaj koncentracije boje

Uticaj pocetne koncentracije boje na efikasnost njene dekolorizacije je ispitana u opsegu
koncentracija od 20.0 do 80.0 mg dm™, a rezultati su prikazani na slici 4.1-7. UoGava se da
povecanje koncentracije boje dovodi do skoro linearnog pada konstanti brzine reakcije
dekolorizacije. Prividna konstanta brzine reakcije se smanjila sa 0.382 na 0.096 min™ sa
poveéanjem koncentracije boje od 10.0 na 80.0 mg dm™. Pri visokim koncentracijama
boje, UV zraCenje je ve¢im delom apsorbovano od strane samih molekula boje, umesto od
peroksida, zbog visokog molarnog ekstinkcionog koeficijenta boje na 253.7 nm. Dakle,
molekuli boje deluju kao neka vrsta unutrasnjeg Stita prema UV zraCenju, Sto dovodi do
inhibicije procesa fotolize vodonik peroksida. Ono $to je ocigledno jeste da sa porastom
inicijalne koncentracije boje srazmerno raste 1 koncentracija uklonjenje boje.

0.8 -

0.6 -

20 30 40 50 60 70;80
¢, (RO16) [mgdm~]

c/c0

04+ g

02 B

0.0 - 1 - -
0 5 10 15 20

Vreme [min]

Slika 4.1-7 Uticaj inicijalne koncentracije azo boje RO16 na efikasnost njene
dekolorizacije UV/H,0, procesom (umetnuti grafik: uticaj inicijalne koncentracije boje na
konstantu brzine reakcije dekolorizacije). Inicijalna koncentracija boje (mg dm™): 20 ()
30 (A), 40 (V), 50 (m), 60 () 70 (), 80 (o), cs(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2,
intenzitet UV zratenja: 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

4.1.1.5 Uticaj intenziteta zracenja

U cilju ispitivanja uticaja intenziteta UV zraCenja na efikasnost dekolorizacije azo boje
RO16, uzorci boje su tretirani zraenjem intenziteta od 730 pW sm™ do 1950 pW sm™.
Dobijeni rezultati su prikazani na slici 4.1-8. Oc¢igledno je da se konstanta brzine reakcije
dekolorizacije povecava linearno sa povecanjem intenziteta zraenja (slika 4.1-8, umetnuti
grafik). Ovakav efekat je ocekivan zbog ¢injenice da je fotodisocijacija peroksida inicirana
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apsorpcijom UV zrafenja, pri ¢emu se sa povecanjem intenziteta zracenja povecava
koncentracija generisanih "OH radikala.

Slika 4.1-8 Uticaj intenziteta UV zraCenja na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16
UV/H,0O,procesom (umetnuti grafik: uticaj intenziteta zraCenja na konstantu brzine
reakcije dekolorizacije). cy(RO16) = 50.0 mg dm>, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm’, pH 7.0 £
0.2, intenzitet UV zraCenja: 730 pW cm? (m), 1150 uw em 2 (0), 1510 pw cm *(A),
1750 uW cm 2 (V), 1950 uw cm (), 25.0 + 0.5°C.

4.1.2. Uticaj organskih i neorganskih anjona

4.1.2.1. Uticaj acetata, formijata i propanata

Tokom tri uobi¢ajena koraka bojenja u tekstilnoj industriji (predtretman, bojenje, ispiranje
nakon bojenja), u kupatilo za bojenje se dodaju razne soli kako bi se povecala iscrpljenost
boje iz kupatila 1 postojanost boje. Kod bojenja pamucnih vlakana, reakcija izmedu boje 1
celuloze se odvija na visokim pH vrednostima. Nakon toga, posebno u slu¢aju bojenja
vinilsulfonskim reaktivnim bojama, a zbog njihove slabe postojanosti prema pranju, dolazi
do neutralizacije. U ove svrhe se najces¢e dodaju velike koli¢ine siréetne kiseline. Pored
toga, kao $to je ranije napomenuto, siréetna kiselina je jedan od degradacionih proizvoda
azo boje RO16. Stoga je ispitivan uticaj razlicitih koncentracija sir¢etne kiseline (1.0, 10.0
1 100.0 mM) na brzinu dekolorizacije azo boje RO16 UV/H,0; procesom pri inicijalnim
pH vrednostima 3.0 1 9.0. Rezultati prikazani na slici 4.1-9 pokazuju da prisustvo jona
CH3COO/CH3COOH znacajno utice na dekolorizaciju azo boje RO16 na obe ispitivane
inicijalne pH vrednosti. Sa povecanjem koncentracije CH;COO/CH3COOH jona sa 1 na
100 mmol dm™, Kapp Opada sa 0,221 na 0,099 min™ na pH 3.0, dok je na pH 9.0 dobijeno
smanjenje kippsa 0,195 na 0,057 min™. Drugim refima, odnos kap, u prisustvu kiseline
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(100.0 mmol dm™) u poredenju sa vredno$¢u u odsustvu kiseline (Kapp/ kappo) 1znosi 0.44 1
0,29 na pH 3 1 pH 9, respektivno. Imaju¢i u vidu dijagram distribucije jonskih vrsta
sircetne kiseline (pKa 4.76) u funkciji pH vrednosti, dominanatnii oblik na pH 3.0 je
protonovani oblik CH;COOH, dok je na pH 9.0 dominantan deprotonovani oblik siréetne
kiseline CH3COOQO". Ocigledno je da oba oblikapokazuju inhibitorni uticaj na brzinu
uklanjanja boje RO16, s tim da je veci pad kapp, vrednosti dobijen na pH 9.0 u poredenju sa
istim na pH 3.0. Dakle, uticaj CH;COO" jona na brzinu dekolorizacije azo boje RO16 je
zna&ajniji, gdeprocenat dekolorizacije u prisustvu 100.0 mmol dm~ CH;COO/CH;COOH
nakon 20 min tretmana iznosi 79.02% na pH 9.0 u poredenju sa 91.06% na pH 3.0.
Prisustvo jona CH;COO7/CH;COOH dovodi do kompeticije sa molekulima boje za
reakciju sa "OH radikalima.Takode, sa poveéanjem koncentracije CH3;COO/CH;COOH
jona smanjuje se efektivna koncentracija ‘OH radikala, a kao posledica toga, opada brzina
degradacije ciljanog molekula. S obzirom da je konstanta brzine reakcije ‘OH radikala sa
deprotonovanim oblikom CH3COO™ (k = 8.5x0’ M''s™) vec¢a od konstante brzine reakcije
"OH radikala sa protonovanim oblikom CH3;COOH (k = 1.5x10” M™'s™) [Criquet i Vel
Leitner, 2009], ocekivano je da ¢e prisustvo forme CH3;COQO™ nesto viSe smanjiti brzinu
dekolorizacije azo boje RO16.

HO‘ + CH3COOH—). CH2COOH + HzO, k = 15X1 07 1\/[_13_1 (4 1_12)

HO® + CH,COO™—"CH,COO™ +H,0,k =8.5x10’M's™ 4.1-13)

a)
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b)

Slika 4.1-9 Uticaj CH;COO/CH;COOH na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16
UV/H,0, procesom. ¢i(RO16) = 50.0 mg dm™, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, a) pH 3.0 +
0.2, b) pH 9.0 + 0.2,intenzitet UV zraenja 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

Druge organske kiseline niskih molekulskih masa koje mogu nastati tokom oksidacije,
takode mogu uticati na proces potpune mineralizacije azo boje RO16. Zbog toga je ispitan
uticaj mravlje kiseline, detektovane kao mineralizacioni proizvod u slucaju azo boje
RO16, kao 1 uticaj propanske kiseline, koja nije detektovana u ovom slucaju, ali je
detektovana u studijama drugih autora. Ispitivan je uticaj dve pocetne koncentracije
mravlje 1 propanske kiseline (1.0 1 10.0 mM) na dve pocetne pH vrednosti (3.0 1 9.0). S
obzirom da su pKa vrednosti mravlje i propanske kiseline 3.75 1 4.87, respektivno, pri
primenjenim eksperimentalnim uslovima, ove kiseline prisutne u protonovanom (pH 3.0) 1
deprotonovanom obliku (pH 9.0). Rezultati prikazani na slici 4.1-10 1 4.1-11 pokazuju da
je u prisustvu ovih kiselina dobijen sli¢an trend inhibicije kao 1 prisustvu siréetne kiseline.

96



Rezultati i diskusija Degradacija tekstilne azo boje Reactive Orange 16

b)
Slika 4.1-10 Uticaj HCOO/HCOOH na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16

UV/H,0, procesom. ¢o(RO16) = 50.0 mg dm™, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, a) pH 3.0 +
0.2, b) pH 9.0 + 0.2, Intenzitet UV zragenja 730 uW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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b)

Slika 4.1-11 Uticaj CH3CH,COO/CH;CH,COOH na efikasnost dekolorizacije azo boje
RO16 UV/H,0, procesom. ¢,(RO16) = 50.0 mg dm™, cy(H,0,) = 20.0 mmol dm>, a) pH
3.0+ 0.2, b) pH 9.0 + 0.2, Intenzitet UV zratenja 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

Efikasnost dekolorizacije RO16 se smanjila nakon tretmana od 20 min na pH 3.0 sa
99.36% na 62.41% 1 82.49% u prisustvu 10.0 mM mravlje 1 propanske kiseline,
respektivno. S druge strane, inhibicija dekolorizacije je izraZenija na pH 9.0, pri cemu je
ostvareno smanjenje procenta obezbojavanja, posle istog perioda, sa 98.94% na 9.19% 1
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56.94% u prisustvu 10.0 mM mravlje 1 propanske kiseline, respektivno. Na osnovu
prikazanih rezulata oCigledno je da procent dekolorizacije ispitivanih karboksilnih kiselina
zavisi od toga da li je karboksilna grupa u protonovanom ili disosovanom obliku.
Poredenjem konstanti brzine dekolorizacije i procenta dekolorizacije dobijen je sledeci
redosled inhibitornog delovanja ispitivanih anjona na pH 9.0: formijati > propanati >
acetati, $to je u skladu sa konstantama brzine reakcija ‘OH radikala i odgovarajuéih anjona
(jednacina 4.1-13, 4.1-15, 4.1-17 ). Medutim, redosled ihnibicije na pH 3.0 nije u skladu
sa konstantama brzine reakcija ‘OH radikala i ispitivanih kiselina i smanjuje se u slede¢em
nizu propanska > mravlja >sir¢etna kiselina (jednacina 4.1-12, 4.1-14, 4.1-16) [Dorfman 1
Adams, 1973].

HO® + HCOOH—"COOH + H,0,k =1.53x10°M's™' (4.1-14)

HO" + HCOO —"COO™ +H,0,k =4.0x10°M's™ (4.1-15)

HO" + CH,CH,COOH—"CH,CH,COOH + H,0,k = (4.6 + 0.5)x10°M's™* (4.1-16)
HO" + CH,CH,COO —"CH,CH,COO™ + H,0,k =7.9x10°M's™' (4.1-17)

4.1.2.2 Uticaj neorganskih anjona

Mnogi neorganski anjoni kao $to su CO32', HCO;5, NO5', SO42', HPO,* H,PO,, CI' mogu
biti prisutni u efluentima iz tekstilne industrije, a samim tim, imati znacajan uticaj na
uklanjanje organskih polutanata unapredenim procesima oksidacije [De Laat i sar., 2004;
Alshamsi 1 sar., 2007; Yang i sar., 2010; Ashraf i sar., 2006].0d svih navedenih jona uticaj
karbonata 1 bikarbonata je najviSe proucavan iz razloga §to mogu biti prisutni u znacajnim
koncentracijama kako u povrSinskim tako i u otpadnim vodama. Skavenging efekat
karbonata 1 bikarbonata je objasnjen u literaturi [Muruganandham 1 Swaminathan, 2004;
Daneshvar i sar., 2007]. S druge strane, u reakciji karbonata i bikarbonata sa ‘OH
radikalima nastaju karbonatni radikali, kao Sto je prikazano reakcijama:

. .1 6N -1~
HCO;+*OH — H,0+CO;", k =8.5x10°M's (4.1-18)

- e - —. SN f-1o-1
CO> +"OH — OH ™ +CO;",k =3.9x10°M's (4.1-19)

Karbonatni radikali poseduju znafajnu 1 selektivnu reaktivnost prema organskim
jedinjenjima, visok oksidacioni potencijal i duze vreme poluraspada od ‘OH radikala, tako
da mogu ucestvovati u procesu degradacije [Cope 1 sar., 1973]. Canonica i sar. (2005) su
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pokazali da reakcije karbonatnog radikala sa konstantama brzine reakcije drugog reda od
4x10° do 1x10®* M's™ mogu biti od znacaja tokom transformacije organskih polutanata.
Mazellier isar. (2002) su utvrdili da kada je tokom UV/H,O, tretmana pocetna
koncentracija karbonata dovoljno visoka, eliminacija fungicida karbendazima karbonatnim
radikalom postaje glavni put njegove transformacije. Takode, Mazellier isar. (2007) su
pokazali da iako je karbonatni radikal oko 1000 puta manje reaktivan od ‘OH radikala,
moze biti znacajan izvor transformacije polutanata i dodatni put koji ukljucuje karbonatne
radikale mora biti uzet u obzir kako tokom pracenja degradacionih procesa u prirodnim,
tako 1 tokom tretmana otpadnih voda. Dakle, o¢ekuje se da ¢e karbonatni 1 bikarbonatni
anjoni prisutni u UV/H,0, procesima za tretman voda imati dvostruku ulogu. Naime, oni
Ce, ili smanjiti brzinu degradacije, usled dobro poznatog efekta hvatanja ‘OH radikala, ili
pozitivno uticati na proces degradacije, putem formiranja karbonatnih radikala.

U cilju ispitivanja uticaja ovih jona na efikasnost degradacije azo boje RO16, tretiran je
rastvor boje u prisustvu razli¢itth koncentracija jona (10.0 , 50.0 i 100.0 mM), uz
zadrzavanje ostalih promenljivih konstantnim. Ispitivanje je sprovedeno na inicijalnim pH
vrednostima pri kojima su ova dva jona dominatni oblici u rastvoru, a to su pH vrednosti
8.0 1 11.0. Kao Sto se moze videti iz rezultata prikazanih na slici 4.1-12a, povecanje
koncentracije bikarbonata sa 10.0 na 50.0 mM nije imalo merljive efekte na proces
dekolorizacije, dok je sa daljim povecanjem koncentracije bikarbonata na 100.0 mM,
efikasnost dekolorizacije smanjena za oko 10%. S druge strane, uticaj karbonata na
efikasnost dekolorizacije pokazuje drugaciji trend (slika 4.1-12b). Neznatan pad procenta
dekolorizacije sa 88.61% na 82.91% je dobijen sa porastom koncentracije karbonata do
50.0 mM. Medutim, kada je koncentracija karbonata dodatno povecana na 100.0 mM,
efikasnost dekolorizacije je dostigla vrednost od 93.2%, §to je vece od vrednosti dobijene
u odsustvu karbonata. Zanemarljiv inhibitorni uticaj bikarbonata pri niZzim ispitivanim
koncentracijama (10.0 1 50.0 mM) u poredenju sa karbonatima se verovatno moze pripisati
Cinjenici da je bikarbonat oko 45 puta manje reaktivan prema ‘OH radikalima od
karbonata 1 stoga slabiji hvata¢. Drugim re€ima, potrebno je da bikarbonati budu prisutni u
vecoj koncentraciji da bi scavenging efekat doSao do izraZaja. Suprotno, znacajan
inhibitorni efekat kod eksperimenata sa niZim ispitivanim koncentracijama karbonata
moze biti pripisan boljoj sposobnosti ovih anjona da deluju kao skupljac¢i ‘OH radikala. S
obzirom da je formiranje karbonatnih radikala favorizovano u prisustvu karbonatnog
anjona, veca koli¢ina ¢e verovatno biti formirana u prisustvu karbonata, nego u prisustvu
bikarbonata, pri istoj ispitivanoj koncentraciji karbonata i1 bikarbonata (100.0 mM).
Karbonatni radikali, ukoliko su prisutni u zna¢ajnoj koncentraciji, verovatno mogu da
deluju kao selektivni oksidansi ispitivane boje, pa je stoga i blagi porast efikasnosti
dekolorizacije u ovom slucaju opravdan.
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b)
Slika 4.1-12 Uticaj a) karbonata i b) bikarbonata na efikasnost dekolorizacije azo boje

RO16 sistemom UV/H,0,. ¢(RO16) = 50.0 mg dm™, cy(H,0,) = 20.0 mmol dm>,
Intenzitet UV zradenja 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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Poznato je da nitrati pod dejstvom sunéevog zracenja generiSu ‘OH radikale i ova reakcija
je glavni izvor "OH radikala u prirodnim vodama [Zepp i sar., 1987; Brezonik i sar., 1998].
Sumarna reakcija fotolize nitrata moze biti predstavljena na slede¢i nac¢in [Mack i sar.,
1999]:

NO; —5NO; + l02
2 (4.1-20)

Hidroksi radikali nastaju usled brzog protonovanja O™ nastalog fotolizom nitrita (reakcije)

— hv -1*
NO, ——[NO;] (4.1-21)
[NO,] - NO*+0™ (4.1-22)
0" +H,0¢>"OH+O0H k,=1.7x10°M s k_ =1.2x10"°M s (4.1-23)

Osim toga, u literaturi se navodi da su nitriti efikasni hvata¢i ‘OH radikala (k = 1x10'° M"
's) za razliku od nitrata koji nisu toliko efikasni (k< 1.0 x 10° M's™"), a samim tim mogu
negativno da uticu na UV/H,0; tretman, posebno u vodama bogatim nitratima.

NO; +*OH — NO; + OH ",k =1.0x10''M s (4.1-24)

_ e o — 5 -1_-1
NO;+°OH — NO; +OH ,k <1.0x10°M"'s (4.1-25)

Dekolorizacija azo boje RO16 pracena je u prisustvu tri razli¢ite koncentracije nitrata
10.0, 50.0 i 100.0 mM. Kao sto je prikazano na slici 4.1-13, oko 98% boje pocetne
koncentracije 50 mg dm™ je uklonjeno u odsustvu nitrata, dok je u prisustvu 10.0, 50.0 i
100.0 mM nitrata, procenat uklanjanja nakon 20 min tretmana iznosio 98%, 94.8% 1
84.8%, respektivno. Osim toga, utvrdeno je da konstanta brzine dekolorizacije ostaje skoro
nepromenjena sa poveéanjem koncentracije nitrata do 10.0 mM (0.235 min™'), smanjuje se
na 0.195 min' kada se koncentracija nitrata pove¢a na 50.0 mM, dok je znacajno
smanjenje na 0.133 min" dobijeno pri povecanju koncentracije nitrata na 100.0 mM.
Ocigledno je da prisustvo nitrata inhibira efikasnost uklanjanja azo boje RO16. Inhibicija
favorizovana u prisustvu vecih koncentracija nitrata, Sto je verovatno posledica ¢injenice
da nitratni anjon, uglavnom deluje kao hvataé ‘OH radikala pri ispitivanim
eksperimentalnim uslovima. Takode, iako nitrati imaju vrlo nizak molarni apsorpcioni
koeficijent na 254 nm (3 M cm™), mogu u izvesnoj meri da deluje kao unutragnji filter,
smanjujuci frakciju UV zracenja koju apsorbuje vodonik peroksid, a samim tim 1 da
inhibiraju degradaciju organskih polutanata tokom UV/H,O, tretmana. Bedzka i sar.
(2010) su objavili da prisustvo nitrata ima neutralan uticaj na degradaciju n-butilparabena
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u UV/H,0, sistemu: fotoliza ovih jona nije dovela do povecanja koncentracije "OH
radikala, a oni nisu delovali ni kao hvata¢i ‘OH radikala. Nasuprot ovim rezultatima,
Jacobs 1 sar. (2012) su pokazali da prisustvo nitrata povecava fotodegradaciju kafeina pod
dejstvom simulirane sunceve svetlosti i istakli ulogu nitrata kao fotosenzitizera. U studiji
objavljenoj nedavno [Kalsoom i sar., 2012], ostvareno je blago povecéanje procenta
dekolorizacije boje Remaozol Turquoise Blue u prisustvu nitrata.

Slika 4.1-13 Uticaj nitrata na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 sistemom
UV/H,0;. ¢y(RO16) = 50.0 mg dm'3, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'3, Intenzitet UV zracenja
730 uW em 2, 25.0  0.5°C.

Mnogi autori su ukazali na negativan uticaj hlorida na unapredene oksidacione procese
putem hvatanja slobodnih ‘OH radikala [Afzal i sar., 2012; Sokmen i sar., 2002; Rao i Chu
2010]. Gultekin i Ince (2004) su dosli do rezultata da degradacija azo boje C. I. Reactive
Red 141 znaajno opada u prisustvu hlorida do koncentracije 1250 mM, dok dalje
povecanje koncentracije hlorida do 2500 mM nije uticalo na degradaciju. IstraZivanja
sprovedena nedavno su pokazala da je moguc i pozitivan uticaj hlorida na proces
degradacije. Grebel 1 sar. (2010) su ispitivali uticaj halogenih jona na degradaciju
organskih polutanata i zakljucili da halidi hvatanjem ‘OH radikala prevode neselektivne
"OH radikale u selektivnije radikale tj. reaktivne vrste halogena (engl. reactive halogen
species RHS), pri ¢emu su jedinjenja sa elektron donorskim mestima posebno osetljiva na
njihov napad. Osim toga, Wang 1 sar. (2011) su ispitivali ulogu hloridnih jona prilikom
dekolorizacije azo boje u sistemu Co/peroksimonosulfat (Co/PMS) i istakli da je znacajno
smanjenje dekolorizacije primeceno sa dodavanjem hlorida od 0.05 do 10 mM, dok je dalji
dodatak hlorida do 50 mM ubrzao proces dekolorizacije. Uticaj hlorida na efikasnost
degradacije azo boje RO16 ispitivan je pri koncentraciji hlorida 10.0, 50.0 1 100.0 mM, a
rezultati su prikazani na slici 4.1-14. Rezultati pokazuju da prisustvo hlorida dovodi do
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smanjenja konstante brzine reakcije dekolorizacije sa 0.224 min™' (bez hlorida) na 0.161
min’l, 0.117 min'l, 0.109 min" u prisustvu 10.0, 50.0 i 10.00 mM hlorida, respektivno.
Uocava se da iako povecanje koncentracije hlorida na 50.0 mM primetno smanjuje
konstantu brzine dekolorizacije k,pp, dalje povecanje koncentracije hlorida za dva puta
dovodi do neznatnog pada k,p,. Tokom fotohemijskih reakcija, moguca je tranformacija
hlorida do hipohloritnog radikala (CIHO"), atoma hlora (CI’) i dihlor anjon radikala (Cl,"),
kao Sto je predstavljeno jednacinama [Jayson sar., 1973]:

CI'+'OH—[CIOH] .k, =4.3x10°M's ,k_=6.IxI°M s 4 1 56

CIOH" +H" <> CI' +H,0,k, =2.1x10"’M's " ,k_ =2.5x10°M's ' (pKa=7.2) (4.1-27)

CI' +CI” > CI k, = 2.1x10°M s k_ =1.1x10°M"'s™ (4.1-28)
CI' +H,0, > H" +Cl" +HO;,k =1x10°M's™ (4.1-29)
Cl;” +H,0, - H" +2CI" + HO}, k =1.4x10°M's™ (4.1-30)

Nastali hloridni atom (CI), sa skoro istim konstantama brzine reakcije sa organskim
polutantima kao i "OH radikal, je u stanju da efikasno oksiduje organska jedinjenja, dok je
dihlor anjon radikala (Cl,”) manje reaktivan od "OH radikala [Martire i sar., 2001].
Ocigledno je pri nizim ispitivanim koncentracijama hlorida, efekat hvatanja ‘OH radikala
dominantan u slu€aju dekolorizacije azo boje ROI16, dok se u prisustvu visokih
koncentracija hlorida verovatno formiraju, u ve¢oj meri, 1 drugi intermedijarni radikali
(CI', Cl,",) koji mogu ucestvovati u dekolorizaciji ispitivane boje.

Rezultati prikazani na slici 4.1-15 pokazuju da prisustvo sulfata nema znacajan uticaj na
efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 pri ispitivanim eksperimentalnim uslovima.
Naime, male promene procenta dekolorizacije sa 99.32% na 94.69%, 93.13% 1 92.12% su
dobijene nakon tretmana od 20 min u prisustvu 10, 50 i 100 mM sulfata, respektivno.
Pored toga, zabeleZen je i neznatan pad konstante brzine dekolorizacije sa 0.245 min™ (bez
sulfata) na 0.227 min"' u prisustvu 100 mM sulfata. Sulfati reaguju sa "OH radikalima
prema jedna&ini 4.31, pri emu je konstanta brzine ove reakcije 3.5x10° M's™.

SO> +'OH —>SO",+OH ",k =3.5x10°M s (4.1-31)
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Slika 4.1-14 Uticaj hlorida na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 UV/H,O,
procesom. ¢,(RO16) = 50.0 mg dm™, ¢,(H,0,) = 20.0 mmol dm™, Intenzitet UV zraGenja
730 pW cm 2, 25.0 £ 0.5°C.

Nastali sulfatni radikali su jaki oksidansi sa redoks potencijalom od 2.5 — 3.1 V, sli¢nom
redoks potencijalu "OH radikala [Neta i sar., 1988]. Rezultati dosadasnjih istraZivanja su
pokazali da se oksidacioni procesi zasnovani na formiranju sulfatnog radikala, u kojima se
obi¢no persulfat i peroksimonosulfat koriste kao oksidansi, mogu uspesno primeniti u cilju
degradacije tesko biorazgradivih polutanata [Huang i sar., 2010; Sun i sar., 2009; Li i sar.,
2009]. Ocigledno je da u slucaju dekolorizacije azo boje RO16 u prisustvu sulfata, dolazi
do kompeticije reakcije hvatanja "OH radikala i reakcije formiranja sulfatnog radikala, §to
dovodi do neznatne promene efikasnosti dekolorizacije zbog cinjenice da i1 formirani
sulfatni radikali, zajedno sa "OH radikalima, mogu udestvovati u procesu dekolorizacije.
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Slika 4.1-15 Uticaj sulfata na efikasnost dekolorizacije azo boje ROI16 sistemom
UV/H,0,. ¢y(RO16) = 50.0 mg dm?, cy(H,0,) = 20.0 mmol dm?, intenzitet UV zracenja
730 pW cm 2, 25.0 £ 0.5°C.

Rezultati uticaja dihidrogen fosfata i hidrogen fosfata na efikasnost dekolorizacije azo boje
RO16 su prikazani na slici 4.1-16. UocCava se da oba ispitivana anjona imaju neznatan
uticaj na procenat dekolorizacije. S obzirom da hidrogen fosfat ima vecu konstantu brzine
reakcije sa "OH radikalima od dihidrogen fosfata (jednacina), o¢ekuje se da ¢e prisustvo
ovih jona viSe inhibirati brzinu dekolorizacije, $to je u skladu sa rezultatima dobijenim
tokom dekolorizacije azo boje RO16.

H,PO,+'OH — HPO; + H,0,k ~2x10*M's™' (4.1-32)

HPO; +*OH — HPO;” + H,0,k(5x10°M™'s™ (4.1-33)
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b)
Slika 4.1-16 Uticaj a) dihidrogen fosfata, b) hidrogen fosfata na efikasnost dekolorizacije

azo boje RO16 sistemom UV/H,0,. ¢)(RO16) = 50.0 mg dm>, co(H,05) = 20.0 mmol dm’
3 Intenzitet UV zragenja 730 uW cm 2, 25.0 = 0.5°C.
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4.1.3 MS karakterizacija i identifikacija proizvoda degradacije
4.1.3.1 MS karakterizacija RO16

Pocetni stadijum identifikacije degradacionih proizvoda azo boje RO16 sastojao se od
optimizacije uslova snimanja na masenom spektrometru i od MS" karakterizacije
molekula boje. PredloZeni put fragmentacije moze biti od velikog znacaja tokom
identifikacije fotodegradacionih proizvoda. Karakterizacija molekula boje RO16 vrSena je
direktnim injektiranjem netretiranog uzorka boje koncentracije 2 mg dm™ rastvorenog u
H,O/MeOH (50/50, v/v) u maseni spektrometar sa jonskim trapom kao analizatorom.
Dobijeni spektar je prikazan na slici 4.1-17.

Intens. MS, 0.0-0.6min #4-#74
x105
285.4

2.0+

474.2

0.5+

594.2
223.2 263 L 534{.2

0.0

T T T T T T T T T T
150 200 250 300 350 400 450 500 550 600 m/z

Slika 4.1-17 -ESI/IT maseni spektar azo boje RO16

Kao $to se moze uociti, u spektru su prisutna pet signala na m/z vrednostima 594.2 [M-
2H+NaJ’, 534.2 (onetis¢enje), 492.0 [M-SO;],474.2 [M-H,SO,], 285.4 [M-2H]*.

U cilju odredivanja tatne mase dobijenih jona, generisanja molekulske formule i potvrde
masene karakterizacije, primenjena je masena spektrometrija visoke rezolucije. Na slici
4.1-18 prikazan je ESI/FT-ICR spektar azo boje RO16 koncentracije 2 mg dm™ u
H,O/MeOH (50/50, v/v). Razlike snimljenog spektra (FT-ICR) u poredenju sa prethodnim
(ESVITMS) su ogigledne. Dvostruko naelektrisani jon [M-2H]*" je manje stabilan u
primenjenim uslovima, pa je stoga u spektru prisutan slab signal ovog jona. S druge strane,
signal jednostruko naelektrisanog jona na m/z vrednosti 593,9991, koji odgovara aduktu sa
natrijumom [M-2H+Na] zajedno sa signalom fragmenta na m/z vrednosti 474.0473 [M-
H,SO4]", su najintenzivniji u spektru. Interesantno je napomenuti da je u FT-ICR spektru
prisutan 1 jon koji odgovara deprotonovanom obliku molekula boje [M-H] na m/z
vrednosti 572.0168, koji nije bio prisutan u ESI/IT masenom spektru. Imaju¢i u vidu
¢injenicu da su eksperimenti radeni sa supstancom Ccisto¢e 50% bez dodatnog
preciS¢avanja, signal na m/z vrednosti 534.0696, prisutan takode 1 u ESI/IT masenom
spektru, verovatno poti¢e od oneciS¢enja u polaznom uzorku.
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Slika 4.1-18 ESI/FT-ICR maseni spektar azo boje RO16

Dalje je izvrSena konsekutivna MS" fragmentacija svakog dobijenog jona, sudarom
izazvanom disocijacijom (engl. collision induced dissociation, CID) u jonskom trapu, i u
IRMPD modu u ICR ¢eliji. MS® fragmentacijom signala na m/z 594.2 nastaje signal na
m/z 474.2 koji odgovara gubitku (neutral loss) NaHSO,, tipicnom gubitku za jedinjenja
koja sadrze sulfatnu ili sulfonsku funkcionalnu grupu [Holcapek i sar., 2007]. Ovaj jon
(m/z 474.2) je bio prekusor za dalju MS® fragmentaciju, kojom su dobijeni fregmenti na
m/z vrednostima 446.0, 382.0, 366.0, 278.8, 263.7 1 236.6. Joni na m/z 382.0 1 366.0 su
fragmenti jona na m/z 446.0, dok su joni na m/z 263.7 i 236.6 dobijeni fragmentacijom
jona na m/z 278.8. U literaturi se navode nekoliko mogudih cepanja azo veze, pracene ili
ne prenosom vodonikovih atoma, kao $to su cepanje veze izmedu azota i susednog atoma
ugljenika, cepanje veze izmedu azotovih atoma u azo grupi i premestanje uz gubitak azota
[Holcapek 1 sar., 2010]. Na osnovu fragmentacione Seme i dominantnog formiranja jona
na m/z 278.8, u sluc¢aju azo boje RO16 verovatno dolazi do cepanje veze izmedu azota i
ugljenika naftalenskog jezgra. Takode, neutralni gubitak azota uz formiranje jona na m/z
446.0 je mogu¢ kao konkurentni put fragmentacije.

Dva konsekutivna puta fragmentacije jedinjenja na m/z 446.0 mogu biti predloZena. Prvi
put je zasnovan na neutralnom gubitku SO; sa naftalenskog jezgra uz formiranje jona na
m/z 366.0. Izolacija i MS* fragmentacija jona m/z 366.0 daje dalje dva fragmenta.
Fragment na m/z 275.0 nastaje homoliti¢kim cepanjem veze izmedu sumpora i ugljenika
benzenovog jezgra sa dodatnim gubitkom SO, 1 eten radikala. S druge strane, fragment na
m/z 324.0 nastaje premeStanjem vodonika acil grupe na azot amino grupe, Sto predstavlja
karakteristiénu migraciju ukoliko je vodonik prisutan kod N-suspituisanih aromati¢nih
amina (gubitak ketena). Jon na m/z 382.0 nastaje u drugom moguéem fragmentacionom
putu jona na m/z 446.0, neutalnim gubitkom SO, sa naftalenskog jezgra. MS*
fragmentacija jona na m/z 382.0 pokazuje sli¢an nacin fragmentacije kao Sto je prethodno
opisano u slu¢aju jona na m/z 366, pri cemu su dobijeni joni na m/z 340 i m/z 290.9, §to se
moze pripisati gubitku ketena iz amidne grupe i homolitickom cepanju sulfonske grupe
benzenovog jezgra, respektivno.
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Disocijacija izazvana sudarom (CID) radikal anjona na m/z 278.8, nastalog homoliti¢ckim
cepanjem veze izmedu azota azo grupe i ugljenika naftalenskog jezgra, dovodi do
formiranja fragmenta na m/z 263.7 (gubitak metil radikala) i fragmenta na m/z 236.6
(gubitak ketena).

Na osnovu egzaktnog merenja vrednosti m/z pomocu masenog spektrometra visoke
rezolucije (FT-ICR), mogucée je, u programskom paketu ApexControl 1.0 (Bruker
Daltonics), generisati elmentarne formule svih fragmenata, Sto predstavlja jo§ jednu
potvrdu tacnosti predlozenih struktura. Takode, egzaktnim merenjem m/z vrednosti
dobijeno je dobro slaganje izmedu teorijskih i eksperimentalnih vrednosti, pri ¢emu je
relativna greSka manja od 10 ppm u svim sluc¢ajevima. Egzaktne m/z vrednosti svih
fragmenata RO16 boje, kao 1 empirijske formule su navedene u tabeli 4.1-1. Verovatna
Sema fragmentacije azo boje RO16, zasnovana na ESI/IT 1 ESI/FT-ICR analizi prikazana
je naslici 4.1-19.

Tabela 4.1-1 Karakterizacija azo boje RO16 ESI/FT-ICR tehnikom

Eksperimentalna masa Izracunata masa prekursor . Greska
prekursor jona (m/z) jona (m/z) Elementarni sastav (ppm)
474.0473 474.0435 Cy0H6N;0,S, 8.1
593.9991 593.9928 CyH7N;3NaO 5S35 10.5
572.0168 572.0109 CyHsN;04;S5 10.3
285.5031 571.0031 CaoH sN;04,S5™ 5.5
446.0391 446.0374 CyoHsNO;S5 3.8
382.0781 382.0754 CyH 6NOsS 7.1
366.0822 366.0806 CyH sNO4S 4.8
273.0972 273.0952 CigH14NO;S 7.3
291.0922 291.0901 CgH3NO;™ 7.2
340.0660 340.0649 CisH4aNO,S 3.2
324.0718 324.0700 CisH4NO;S 5.5
279.0222 279.0207 C,HgNOsS™ 53
263.9986 263.9972 C11HeNOsS 53
237.0120 237.0101 CoH;NO,S™ 8.1
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Slika 4.1-19 ESI/IT-MS" fragmentacija azo boje Reactive Orange 16
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4.1.3.2 ldentifikacija proizvoda degradacije

Nakon preliminarne fragmentacije azo boje RO16, analizirani su uzorci dobijeni tokom
UV/H;0; tretmana. FT-ICR spektar uzorka nakon 1 min UV/H,0, tretmana prikazan je na
slici 4.1-20.

474.0431

0.8 4

0.6

490.0383

593.9932

285.5012 400.0604
O |

004 N i

534.0647 609.9881
T T r o] t T T
250 300 350 400 450 500 550 600 m/z

572.‘0112 I
L

Slika 4.1-20 ESI/FT-ICR maseni spektar azo boje RO16 nakon 1 minuta UV/H,0,
tretmana. cy(RO16) = 50.0 mg dm'3, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'3, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
zradenja 1950pW cm 2, temperatura 25.0 + 0.5°C.

Kao $to se moze uociti, tri nova jona na m/z vrednsotima 609.9881, 490.0383 i 400.0604
su prisutna u spektru u poredenju sa spektrom netretiranog uzorka boje (slika 4.1-18).
Vazno je 1 napomenuti da jon na m/z 609.9881 ima ve¢u m/z vrednost od polaznog
jedinjenja 593.9932, gde je razlika tatno Am/z 15.9946. Pored toga, primetno je da je m/z
jona na 490.0383 za vrednost Am/z 15.9952 veéa od jona na m/z 474.0431. MS? analiza
jona na m/z 609.9881 pokazala je slian nacin fragmentacije kao §to je opisano kod jona
m/z 593.9932, s tim $to su m/z vrednosti svih fragmenata vece od m/z vrednosti fragmenta
u MS? spektru jona 593.9932. Sli¢ni rezultati dobijeni su i prilikom MS? fragmentacije
jona m/z 490.0383. Naime, joni na m/z vrednostima 462.0347 1 295.0164, imaju vece m/z
vrednosti od odgovaraju¢ih fragmenata signala na m/z 474.0431. Imaju¢i u vidu ove
¢injenice, moZe se postaviti hipoteza o formiranju mono-hidroksiliranih proizvoda u
sluc¢aju degradacije azo boje RO16. Prema Ozenu i sar. (2004) moguca su tri tipa adicionih
reakcija u slu¢aju napada "OH radikala na molekul azo boje: adicija na hromoforu, adicija
na aromati¢no jezgro i1 oduzimanje vodonika. U slucaju azo boje RO16, na osnovu
prisustva fragmenta na m/z 295.0164 u MS? spektru jona m/z 490.0383, moguée je
pretpostaviti da do adicije ‘'OH radikala, najverovatnije, dolazi na naftelenskom jezgru.
Palmisano 1 sar. (2007) su objavili da ukoliko jedinjenje sadrzi elektron akceptorsku
(sulfonska) i elektron donorku grupu (hidroksilna i amidna), napad ‘OH radikala se odvija
na poziciji koju odreduje elektron donorska grupa. Medutim, u slu¢aju boje RO16, tacan
polozaj adicije ‘OH grupe na naftalensko jezgro nije moguée odrediti s obzirom da su za
naftalensko jezgo vezane dve elektron donorske 1 jedna elektron akceptorka grupa.
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Prisustvo jona na m/z 400.0604 u masenom spektru uzorka nakon UV/H,0, tretmana od 1
minuta potvrduje da je napad ‘'OH radikala na sulfonsku grupu paralelan mehanizam
oksidacije. Medutim, odigravanje ovog mehanizma oksidacije je manje verovatno s
obzirom na nizak intenzitet jon m/z 400.0604 u masenom spektru. Pored navedenih jona, u
masenom spektru uzorka nakon 2 minuta tretmana prisutan je i jon na m/z 279.0209, §to je
potvrda da tokom oksidacije azo boje RO16 dolazi i do adicije "OH radikala na azo grupu,
kao 1 do raskidanja ove veze (tabela 4.1-2).

Tabela 4.1-2 Proizvodi degradacije formirani tokom UV/H,0, tretmana azo boje Reactive Orange 16
identifikovani ESI/FT-ICR tehnikom

Izracunata Eksperimentalna Greska
m/z vrednost m/z vrednost (ppm)

Struktura

" O o 490.0348 490.0383 7.1

S0y

N
/
NaO
" O oH  609.9878 609.9881 0.4

[0}

>\_NH

HO
O 400.0609 400.0604 -1.2
Ry,
>¥NH
S0,
-3
O 279.0207 279.0209 0.7
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U masenom spektru uzorka dobijenom nakon tretmana od 4 min nisu prisutni novi signali,
dok su intenziteti svih prethodno detektovanih pikova znacajno smanjeni. Nakon duzih
vremena tretmana (10, 30 1 60 min) signali svih detektovanih jona su nestali, Sto ukazuje
na dalju oksidativnu degradaciju intermedijarnih proizvoda. Ovi rezultati su u skladu sa
rezultatima prac¢enja promene koncentracije azo boje RO16 u vremenu (slika 4.1-4a), koji
pokazuju znacajan pad koncentracije boje u istom periodu tretmana. Osim toga, rezultati
IC analize (slika 4.1-4b) su potvrdili formiranje organskih kiselina malih masa (mravlje 1
sircetne), koje nastaju verovatno kao posledica dalje sukcesivne oksidacije i otvaranja
aromati¢nih struktura intermedijarnih proizvoda.

Degradacioni proizvodi identifikovani GC/MS analizom u uzorku nakon 30 min tretmana
prikazana su u tabeli 4.1-3.

Tabela 4.1-3 Degradacioni proizvodi formirani tokom UV/H,0, tretmana azo boje Reactive Orange 16
identifikovani GC/MS tehnikom

Ime jedinjenja Struktura Hemijska formula M,,
0]
Dimetil sulfonat /3\ C,HeO,S 94
(0]
NH,
Acetamid
C,HsNO 59
0]
HO o
Benzoeva kiselina 5 C;Hs0O, 122
(0]
a
Benzaldehid C;HsO 106
o)
pjhid'roksi-benzoeva CyHO, 136
kiselina
OH
o)
C8H5N02
Ftalimid NH 147
o
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Na osnovu struktura degradacionih proizvoda identifikovanih ESI/IT i ESI/FT-ICR
tehnikama 1 GC/MS tehnikom, kao i jonskom hromatografijom identifikovanih proizvoda
mineralizacije, mogu¢i mehanizam degradacije azo boje RO16 procesom UV/H,0O,
prikazan je na slici 4.1-21. Moze se zakljuciti da proces degradacije azo boje RO16
ukljucuje nekoliko oksidacionih koraka kao $to su adicija ‘OH radikala na aromati¢no
jezgro, raskidanje veze izmedu ugljenika aromati¢nog jezgra i sumpora sulfonske grupe,
raskidanje veze izmedu ugljenika naftalenskog jezgra i azota azo grupe, raskidanje veze
N N u azo grupi i otvaranje aromati¢nih struktura.

o}

>;NH

Reactive Orange 16

|

o
7] g \/\g
o h -
4 4 NN SO, Osg( OI\Q\NN‘ SO3
HO

S
NaO/ o

> W

HO SO;
NN S0, 7

o o
A o) HO. o

NH

OH

O\ / NH,
S, CH;COOH HCOOH
N :
o o]

Slika 4.1-21 Predlozeni mehanizam degradacije azo boje RO16 UV/H,0, procesom
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4.1.4 Ekotoksikoloska analiza

Vibrio fisheri ja najCeSCe KkoriS€eni test organizam za procenu toksi¢nosti kako
povrsinskih, tako i otpadnih voda. Prednost Vibrio fisheri testova toksi¢nosti ogleda se u
kratkom vremenu analize i jednostavnosti u radu. Rezultati toksi¢nosti uzoraka uzetih na
pocetku tretmana i u razli¢itim vremenskim intervalima tokom tretmana prikazani su na
slici 4.1-22. Toksi¢nost netretiranog uzorka boje, izrazena kao procenat inhibicije, iznosila
je 59.37%. Tokom prvih 10 min tretmana zabeleZeno je znacajno poveéanje toksicnosti
(94.84%). Medutim, u kasnijim fazama tretmana toksi¢nost je postepeno smanjena, pri
¢emu je procenat inhibicije nakon 30 min, 60 min, 120 min i 180 min tretmana iznosio
85.52%, 68.7%, 64.05% 1 60.32%, respektivno. Povecanje toksicnosti uzorka u pocetnim
jedinjenja, primeceno je i u studijama drugih autora [Karci i sar., 2012; Olmez-Hanci i
sar., 2013; Bernabeu i sar., 2012]. Medutim, u sluc¢aju azo boje RO16 pad inhibicije ispod
pocetne vrednosti nije zabelezen, S§to se moze donekle pripisati akumulaciji proizvoda
degradacije nastalih otvaranjem aromatic¢nih struktura [Santiago i sar., 2011].

Slika 4.1-22 Procena toksi¢nosti tokom UV/H,0, tretmana azo boje RO16. ¢, (RO16) =
50.0 mg dm>, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, intenzitet zra¢enja 1950 uW cm™
2 temperatura 25.0 + 0.5°C (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri merenja + SD).
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4.2 Degradacija ranitidina, metamizola i ciprodinila

4.2.1 Optimizacija parametara procesa

4.2.1.1.Preliminarna ispitivanja

Najpre su sprovedeni preliminarni eksperimenti u cilju ispitivanja uticaja osnovnih
parametara na efikasnost degradacije ranitidina, metamizola i ciprodinila. Eksperimenti
izvedeni samo u prisustvu vodonik-peroksida (20.0 mM), pokazali su da nije doslo do
degradacije ispitivanih supstrata u periodu od 24h. S druge strane, doslo je do izvesnih
promena u UV-vis spektru ranitidina tokom direktnog tretmana UV zra¢enjem (1950 uW
cm ?). Tipi¢an UV-vis spekar ranitidina sadrzi dve apsorpcione trake, jednu sa
maksimumom na 229 nm 1 drugu sa maksimumom na 315 nm. Apsorpcioni maksimum na
229 nm potice od apsorpcije disupstituisanog jezgra furana, dok maksimum na 315 nm
odgovara apsorpciji diamino nitroetenske grupe [Cholerton i sar., 1984]. Ocigledno je da
tokom direktnog UV tretmana dolazi do hipohromnog pomeranja pika na 315 nm,
formiranja novog pika na 275 nm i hiperhromnog pomeranja pika na 225 nm (slika 4.2-
la). Spektar metamizola karakteriSe prisustvo Siroke trake u opsegu talasnih duzina od 200
nm do 275 nm. Ve¢ nakon 5 min UV tretmana dolazi do naruSavanja strukture molekula
metamizola 1 gubitka osnovne trake u spektru (slika 4.2-1b). Uocava se formiranje novog
pika na 240 nm, ¢iji intenzitet u vremenu opada, kao i formiranje pikova na 225 nm 1 325
nm, dok intenzitet ovih pikova raste tokom UV tratmana. U spektru ciprodinila nije doslo
do promena tokom direktnog izlaganja UV zrafenju (slika 4.2-1c). Eksperimentalno
odredeni molarni ekstinkcioni koeficijenti ranitidina, metamizola i ciprodinila iznose
4990.05 M'ls'l, 5510 M'ls'l, 11 528 M'ls'l, respektivno. Na osnovu navedenih rezultata
evidentno je da su ranitidin 1 metamizol u stanju da apsorbuju UV zracenje koje emituju
lampe, §to ima za cilj promene u strukturi ovih molekula. Medutim, rezultati TOC analize
potvrduju da je pad vrednosti ukupnog organskog ugljenika tokom direktnog UV tretmana
ranitidina u periodu od 180 min iznosio svega 20%, dok je kod metamizola i ciprodinila ta
vrednost ostala nepromenjena. Dakle, direktan UV tretman ranitidina dovodi do njegove
merljive mineralizacije, s tim da je proces spor. Molekul metamizola, podleze izvesnim
strukturnim promenama direktnim izlaganjem UV zracenju, medutim ne dolazi do
znacajnog naruSavanja njegove strukture, kao i do znacajnog stepena mineralizacije.
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b)

c)
Slika 4.2-1 Spektralne promene a) ranitidina, b) metamizola i ¢) ciprodinila tokom UV

tretmana. co(Ran) = 30.0 mg dm™, ¢,(Met) = 30.0 mg dm™, ¢,(Cip) = 10.0 mg dm™, pH 7.0
+ 0.2, intenzitet UV zraGenja 1950 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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U suprotnom, eksperimenti sa vodonik peroksidom i UV zraCenjem su ukazali na znacajan
stepen degradacije ispitivanih supstrata (slika 4.2-2). Dobijen je znacajan pad intenziteta
trake na 315 nm u spektru ranitidina ve¢ nakon 1 min tretmana, dok je ova traka potpuno
nestala nakon 6 min. U istom periodu tretmana dolazi najpre do hiperhromnog pomeranja
trake na 225 nm, a nakon toga i smanjenja njenog intenziteta (slika 4.2-2a). Ocigledno je
diamino nitroetenska grupa u molekulu ranitidina posebno osetljiva na napad ‘OH
radikala, dok je disupstituisano jezgro furana rezistentnije. Spektre metamizola i
ciprodinila snimljene tokom trtmana karakteriSe smanjenje intenziteta glavnih pikova i
njihov potpuni gubitak nakon 10 min i 15 min, respektivno (slika 4.2-2b i ¢).

b)
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©)

Slika 4.2-2 Spektralne promene a) ranitidina, b) metamizola i c¢) ciprodinila u toku
UV/H,0, tretmana. cy(Ran) = 30.0 mg dm™, ¢,(Met) = 30.0 mg dm?, ¢y(Cip) = 10.0 mg
dm'3,co(H202) =20.0 mmol dm'3, pH 7.0 £ 0.2, intenzitet UV zracenja 1950 pW cm’z, 25.0
+0.5°C.

Rezulatati TOC analize UV/H;0, tretmana ranitidina (slika 4.2-3) pokazuju da iako je
potpuno uklanjanje ranitidina postignuto za 6 min tretmana, stepen mineralizacije iznosi
samo 8.5% u istom periodu. Procenat ukupnog organskog ugljenika opada u vremenu i
dostize vrednost 63.22% nakon 120 min, dok je vrednost zaostalog ukupnog organskog
ugljenika u rastvoru nakon 180 min 24.66%. Prilikom tretmana metamizola uklonjeni
TOC nakon 10, 120 1 180 min iznosio je 23%, 73% 1 77%, respektivno (slika 4.2-4).
Sli¢ne vrednosti su dobijene i tokom UV/H,0O, tretmana ciprodinila (slika 4.2-5). Nakon
10 min, 120 min 1 180 min tretmana, vrednosti uklonjenog ukupnog organskog ugljenika
su iznosile 20%, 68%, 71%. S obzirom da su eksperimenti radeni bez dodatka vodonik-
peroksida u vremenu, odsustvo potpune mineralizacije je najverovatnije posledica pada
njegove koncentracije, a samim tim i efektivne koncentracije ‘OH radikala. Takode, tokom
tretmana, koncentracija organskih interemedijera koji pokazuju visoku reaktivnost prema
"OH radikalima se povecava, tako da je i potro$nja ‘OH radikala veca.
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Slika 4.2-3 Promena koncentracije ranitidina, TOC vrednosti i koncentracije peroksida u
toku UV/H,0, tretmana. cy(Ran) = 30.0 mg dm'3, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'3,pH 7.0
0.2, intenzitet UV zra&enja 1950 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

Slika 4.2-4 Promena koncentracije metamizola, TOC vrednosti i koncentracije peroksida u
toku UV/H,0, tretmana. cy(Met) = 30.0 mg dm?, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'3,pH 7.0 £
0.2, intenzitet UV zradenja 1950 uW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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Slika 4.2-5 Promena koncentracije ciprodinila, TOC vrednosti i koncentracije peroksida u
toku UV/H,0, tretmana. cy(Cip) = 16.0 mg dm'3,co(H202) =20.0 mmol dm'3,pH 7.0+0.2,
intenzitet UV zradenja 1950 uW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

Rezultati formiranja mineralizacionih proizvoda i organskih kiselina malih masa tokom
UV/H;0, tretman ranitidina prikazani su na slici 4.2-6 kao zavisnost koncentracije
nastalih jona u funkciji vremena tretmana. Kao $to se moze uociti, sulfat, nitrat, nitrit i
amonijum jon su glavni mineralizacioni proizvodi, dok su tokom tretmana nastale i
sir¢etna, mravlja 1 oksalna kiselina. Samo je sulfat formiran u znacajnoj koncentraciji, a
njegovo formiranje prati rastuci trend. Medutim, maksimalna detektovana koncentracija
sulfata (7.61 mg dm™) je niZa od dobijene vrednosti na osnovu stehiometrijskog proratuna
(9.17 mg dm™), uzimajuéi u obzir da je doglo do potpune mineralizacije ranitidina. Glavni
mineralizacioni proizvod koji sadrZi azot je nitrat, a njegova koncentracija se znacajno
povecava u pocetnoj fazi i ostaje nepromenjena do kraja tretmana. Niske koncentracije
nitrita su detektovane na pocetku tretmana, dok je koncentracija istog pala ispod granica
detekcije nakon 120 min. Tokom tretmana nije doslo do znacajnih promena koncentracija
amonijum jona u vremenu. Ukupan sadrzaj azota nakon 180 min je oko Cetiri puta manji
od stehiometrijski ocekivanog, §to ukazuje na moguce formiranje gasovitih proizvoda koji
sadrze azot, kao 1 elementarnog azota. Koncentracija formijata tokom UV/H,0, tretmana
dostize maksimalnu vrednost nakon 4 min, smanjuje se za oko 50% do 10 min i ostaje
nepromenjena do kraja tretmana. Sli¢an rezultat evolucije u vremenu dobijen je i1 za druge
dve organske kiseline. Koncentracija oksalata naglo raste u prvim minutima tretmana,
dostize maksimum do 10 min, nakon c¢ega dolazi do kontinuiranog pada njene
koncentracije. Generalno, detektovane koncentracije acetata su niZze od koncentracija
formijata i oksalata, a povecanje koncentracije u pocetnim stadijumima tretmana i pad
nakon toga se takode uocava. Kao glavni mineralizacioni proizvod koji sadrze azot
prilikom degradacije metamizola identifikovan je amonijum jon, dok su kod ciprodinila to
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nitrat, nitrit i amonijum jon (slika 4.2-7a 1 4.2-8a). Koncentracija ukupnog azota na kraju
tretmana je daleko ispod stehiometrijski o¢ekivane u slucaju oba supstrata. Kao i prilikom
degradacije ranitidina i ovde se moze postaviti hipoteza o eventualnom formiranju
gasovitih proizvoda (N, N>O). Oksalati su formirani u znacajnoj koncentraciji prilikom
degradacije, kako metamizola tako i ciprodinila, a trend porasta koncentracija svih
detektovanih anjona organskih kiselina (formijat, acetat, oksalat) u pocetnoj fazi i pad
nakon toga je ocigledan (slika 4.2-7b i 4.2-8b). Imajuci u vidu navedene rezulate moze se
zakljuciti da tokom UV/H,0, tretmana ispitivanih supstrata dolazi kako do formiranja 1
dalje oksidacije mineralizacionih proizvoda, tako i do njihovog delimi¢nog akumuliranja
u rastvoru.

a) b)

Slika 4.2-6 Formiranje mineralizacionih proizvoda (a) i organskih kiselina (b) tokom
UV/H,0, tretmana ranitidina. co(Ran) = 30.0 mg dm-3, ¢((H,0,) = 20.0 mmol dm-3, pH
7.0 £ 0.2, intenzitet UV zragenja 1950 pW cm 2, 25 + 0.5°C

a) b)

Slika 4.2-7 Formiranje mineralizacionih proizvoda (a) i organskih kiselina (b) tokom
UV/H,0, tretmana metamizola. c¢y(Met) = 30.0 mg dm?, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'S,pH
7.0 £ 0.2, intenzitet UV zradenja 1950 uW cm 2, 25 + 0.5°C
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a) b)

Slika 4.2-8 Formiranje mineralizacionih proizvoda (a) i organskih kiselina (b) tokom
UV/H,0, tretmana ciprodinila. ¢,(Cip) = 10.0 mg dm'3,co(H202) = 20.0 mmol dm'3,pH 7.0
+ 0.2, intenzitet UV zragenja 1950 uW cm 2, 25 + 0.5°C

4.2.1.2 Uticaj inicijalne koncentracije peroksida

Uticaj inicijalne koncentracije peroksida na degradaciju ranitidina, metamizola i
ciprodinila je ispitivan u opsegu koncentracija od 5.0 do 100.0 mM. Rezultati promene
prividne konstante brzine u funkciji koncentracije peroksida prikazani su na slici 4.2-9. Sa
porastom koncentracije peroksida do odredene vrednosti raste prividna konstanta
degradacije ispitivanih supstrata, nakon ¢ega dolazi do inhibicije degradacije. Inhibitorni
uticaj viSka peroksida detaljno je opisan u Poglavlju 4.1.1.2. Optimalna koncentracija
peroksida za degradaciju ranitidina iznosi 20.0 mM, S§to odgovara molarnom odnosu
peroksid/ranitidin ([H2O;]¢/[Ran]y) 210. Za degradaciju metamizola optimalan opseg
inicijalne koncentracije peroksida je od 20.0 do 40.0 mM, $to odgovara molarnom odnosu
peroksida i supstrata ([H2O2]o/[Met]p) od 145 do 291. Ova vrednost za ciprodinil je takode
20.0 mM, Sto odgovara molarnom odnosu peroksida i ciprodinila 227.
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b)
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©)

Slika 4.2-9 Uticaj inicijalne koncentracije peroksida na efikasnosti uklanjanja a) ranitidina,
b) metamizola i ¢) ciprodinila. cy(Ran) = 30.0 mg dm™, cy(Met) = 30.0 mg dm™ c,(Cip) =
10.0 mg dm™, pH 7.0 £ 0.2, intenzitet UV zragenja 730 uW cm 2, 25.0 + 0.5°C (rezultati
predstavljaju srednju vrednost tri merenja = SD).

4.2.1.3 Uticaj inicijalne koncentracije supstrata

Rezultati promene prividne konstante brzine degradacije ranitidina, metamizola i
ciprodinila u funkciji njihovih inicijalnih koncentracija prikazani su na slici 4.2-10. Sa
povecanjem inicijalne koncentracije ranitidna, primetan je neznatan porast prividne
konstanta brzine njegove degradacije, Sto je najverovatnije posledica porasta broja
molekula koji u€estvuju u reakciji, kao i1 €injenice da je ranitidin podleZe i1 direktnoj
degradaciji (slika 4.2-1a). Porast inicijalne koncentracije metamizola dovodi do neznatnog
smanjenja prividne konstante njegove degradacije, Sto moze biti posledica vece apsorpcije
UV zracenja zbog njegovog veceg molarnog ekstinkcionog koeficijenta. Ovakav uticaj
dobijen je 1 prilikom degradacije azo boje RO16 (poglavlje 4.1.1.1). Zbog niske
rastvorljivosti ciprodinila (10 mg dm™), ispitan je uticaj inicijalne koncentracije 5.0 i 10.0
mg dm™. Vrednosti prividnih konstanti degradacije ciprodinila ne zavise od njegove
inicijalne koncentracije pri ispitivanim uslovima. Harir 1 sar. (2007) su u svom istraZivanju
dosli do saznanja da promena koncentracije imazapika ne utice na konstantu brzine
njegove fotodegradacije pod dejstvom simuliranog sun¢evog zracenja.
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Slika 4.2-10 Uticaj inicijalne koncentracije a) ranitidina, b) metamizola i c¢) ciprodinila na
efikasnost uklanjanja UV/H,0, procesom. cy(H,O,) = 20.0 mmol dm'3,pH 7.0 £ 0.2,
intenzitet UV zraGenja 730 pW cm 2, 25.0 £ 0.5°C (rezultati predstavljaju srednju vrednost
tri merenja + SD).

4.2.1.4 Uticaj pH

Za ispitivanje uticaja pH vrSeni su eksperimenti na slede¢im pH vrednostima: 2.0, 3.0, 5.0,
7.0, 9.0 1 10.0. Dobijeni rezultati pokazuju da je efikasnost uklanjanja ispitivanih supstrata
neznatno smanjenja u kiseloj u odnosu na neutralnu sredinu, dok je drastican pad
efikasnosti prisutan u alkalnoj sredini (slika 4.2-11). Sli¢ni rezultati dobijeni su prilikom
ispitivanja uticaja pH vrednosti sredine na degradaciju azo boje RO16. Nekoliko razloga,
koji su detaljno opisani u Poglavlju 4.1.1.3, mogu biti uzrok ovakvog ponaSanja.
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©)

Slika 4.2-11 Uticaj pH na na efikasnost uklanjanja a) ranitidina, b) metamizola i c)
ciprodinila UV/H,0, procesom. c¢g(Ran) = 30.0 mg dm™, ¢,(Met) = 30.0 mg dm™,¢,(Cip) =
10.0 mg dm'3, cy(H,0,) = 20.0 mmol dm'3, pH 7.0 + 0.2, intenzitet UV zracenja 730 uW
em 2, 25.0 + 0.5°C (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri merenja + SD).

4.2.2 Uticaj tipi¢nih konstituenata prirodnih voda

S obzirom da razlicite koncentracije rastvorene organske materije mogu biti prisutne, kako
u otpadnim, tako i u povrSinskim vodama, od izuzetne je vaznosti ispitati njihov uticaj na
efikasnost uklanjanja zagaduju¢ih materija UV/H,O, procesom. Uticaj razliCitih
koncentracija huminske kiseline (1.0 1 5.0 mg dm™), kao vaznog konstituenta rastvorene
organske materije, na efikasnost uklanjanja ranitidina ispitivan je pri pocetnoj
koncentraciji ranitidina 30.0 mg dm™ i koncentraciji peroksida 20.0 mM. Kontrolni uzorak
pod istim uslovima, ali bez dodatka huminske kiseline takode je tretiran. Rezultati
pokazuju da sa porastom koncentracije huminske kiseline efikasnost uklanjanja opada
(slika 4.2-12). Naime, efikasnost uklanjanja ranitidina je nakon 4 min smanjena sa 93.5%
(bez huminske) na 88.87% i 84.6% u prisustvu 1 i 5 mg dm™ huminske kiseline. Prirodna
organska materija moZe imati dvojak uticaj na efikasnost UV/H,0, tretmana, koji se ne
moze predvideti bez sprovedenih eksperimentalnih ispitivanja. Ona moZe delovati kao
fotosenzitizer ili stupati u reakcije kompeticije sa supstratima za apsorpciju UV zracenja
ili reakciju sa "OH radikalima [Guerard i sar., 2009; Gerecke i sar., 2001]. Xu i sar. (2011)
su dosli do saznanja da direktna reakcija singletnog 1 tripletnog stanja rastvorene organske
materije DOC(3DOC*) sa amoksicilinom odgovorna za 48-74% njegove degradacije pod
dejstvom suncevog zracenja. Jacobs 1 sar. (2012) su ustanovili da dolazi do povecanja
degradacije kafeina pod dejstvom suncevog zraCenjau vodama koje sadrze fulvo kiseline
izolovane iz razli¢itih izvora. S druge strane, uoCen je inhibitorni efekat huminskih
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kiselina tokom UV/H;0; tretmana nekih lekova kao Sto su bezafibrat [Yuan i sar., 2011] 1
klofibrat [Li i sar.,2010]. Rezultati dobijeni u ovom istrazivanju pokazuju da se efikasnost
uklanjanja ranitidna smanjuje u prisustvu huminske kiseline, pri ¢emu je inhibitorni efekat
izrazeniji pri veéim koncentracijama. Negativan uticaj huminske kiseline je dobijen i
tokom UV/H,0; tretmana metamizola i ciprodinila. Rezultati su sumirani u tabeli 4.2-1.

Slika 4.2-12 Uticaj huminske kiseline na efikasnost degradacije ranitidina UV/H,0,

procesom. cy(Ran) = 30.0 mg dm'3, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'3, pH 7.0 £ 0.2, intenzitet
UV zracenja 730 uW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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Tabela 4.2-1 Uticaj huminske kiseline, bikarbonata, nitrata, hlorida i sulfata na efikasnost degradacije
metamizola i ciprodinila UV/H,0, procesom

Ispit‘ivani Koncentracija Metamizol _ Ciprodinil _
anjon Degradacija (%) Kapp (Min™) Degradacija (%) Kapp (Min™)
0 mg dm” 96.85 0.082 94.28 0.078
HA 1 mg dm™ 92.23 0.075 92.25 0.069
5 mg dm™ 89.32 0.069 88.28 0.065
0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078
1 mM 95.84 0.065 93.21 0.062
HCO5

10 mm 94.12 0.063 91.20 0.060
100 mM 85.23 0.054 84.95 0.052
0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078
) 1 mM 96.22 0.082 93.25 0.072
NO; 10 mm 93.28 0.074 92.58 0.069
100 mM 74.28 0.062 76.60 0.060
0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078
i 1 mM 96.80 0.080 93.85 0.077
Cl 10 mm 95.59 0.080 94.05 0.079
100 mM 95.22 0.071 92.28 0.069
0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078
,. 1 mM 96.82 0.08 94.30 0.078
504 10 mm 96.8 0.083 94.30 0.076
100 mM 96.81 0.082 93.98 0.077

Imajuéi u vidu Cinjenicu da je bikarbonatni anjon uglavnom prisutan u uslovima koji
vladaju u prirodnim vodama, ispitivan je uticaj ovog jona na efikasnost uklanjanja
ranitidina. Kao $to se moze uociti iz rezultata priakazanih na slici 4.2-13, prisustvo
bikarbonata smanjuje eliminaciju ranitidina. Kada je bikarbonat prisutan u
koncentracijama 0, 1.0, 10.0 1 100.0 mM, procenat uklanjanja je iznosio 99.11%, 99.28%,
96.78%, 74.05%, respektivno. Dobijeni rezultati su oc¢ekivani s obzirom da se reakcijom
bikarbonata sa “OH radikalima smanjuje njihova efektivna koncentracija za reakciju sa
ranitidinom. Rezultati uticaja bikarbonata na efikasnost uklanjanja metamizola 1
ciprodinila su prikazani u tebeli 4.2-1.
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Slika 4.2-13 Uticaj bikarbonata na efikasnost degradacije ranitidina UV/H,0, procesom.
co(Ran) = 30.0 mg dm'3, co(H,0,) = 20.0 mmol dm'3, pH 8.5+ 0.2, intenzitet UV zracenja
730 pW cm %, 25 + 0.5°C.

Rezultati uticaja nitrata na efikasnost uklanjanja ranitidina pokazuju da je 99.11%
ranitidina uklonjeno u odsustvu nitrata, dok je dodatkom 1.0, 10.0 i 100.0 mM nitrata
efikasnost smanjenja i iznosi nakon 10 min tretmana 98.47%, 94.07%, and 65.90%,
respektivno (slika 4.2-14). Pored toga, prividna konstanta brzine ostaje nepromenjena sa
porastom koncentracije nitrata na 1.0 mM (0.59 min™), smanjuje se na 0.44 min" kada
konentracija nitrata poraste na 10.0 mM, dok je znaCajan pad prividne konstante (0.16
min™') zabelezen pri daljem poveéanju koncentracije nitrata na 100.0 mM. Ogigledno je da
prisustvo nizih koncentracija nitrata (1.0 1 10.0 mM) ne uti¢e na efikasnost uklanjanja
ranitidina, dok prisustvo 100.0 mM nitrata smanjuje efikasnost za skoro tri puta. Uprkos
moguc¢em dvojakom uticaju nitrata na efikasnost UV/H,0, procesa, kod ranitidina je
dominantan negativan uticaj. U tabeli 4.2-1 sumiran je uticaj nitrata na efikasnost
uklanjanja metamizola 1 ciprodinila.
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Slika 4.2-14 Uticaj nitrata na efikasnost degradacije ranitidina UV/H,O, procesom.
co(Ran) = 30.0 mg dm™, ¢(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, intenzitet UV zraGenja
730 uW em 2, 25.0 + 0.5°C.

Rezultati uticaja hlorida na efikasnost uklanjanja ranitidina UV/H,O; procesom pokazuju
da prisustvo hlorida ne uti¢e primetno na efikasnost procesa (slika 4.2-15a). Naime, sa
povecanjem koncentracije hlorida od 1.0 na 100.0 mM znacajne promene u efikasnosti
uklanjanja nisu uo¢ene. Kao $to je prikazano na slici 4.2-15b prisustvo sulfata neznatno
uti¢e na efikasnost uklanjanja ranitidina pri ipitivanim eksperimentalnim uslovima. Male
razlike u procentu uklanjanja su primetne nakon 4 min tretmana, pri ¢emu je zabeleZen
pad sa 93.5% (bez sulfata) na 93.15%, 92.23% i 89.95% u prisustvu 1.0, 10.0 1 100.0 mM
sulfata, respektivno.
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Slika 4.2-15 Uticaj hlorida (a) i sulfata (b) na efikasnost degradacije ranitidina UV/H,0,
procesom. ¢y(Ran) = 30.0 mg dm>, ¢,(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
UV zracenja 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

Rezultati poredenja efikasnosti degradacije ispitivanih supstrata u destilovanoj vodi i
povrsinskoj vodi, kao realnom matriksu u kome su prisutni svi pojedinacno ispitani joni,
prikazani su na slici 4.2-16. Uocava se da je degradacija sporija u povrsinskoj vodi i da
smanjenje efikasnosti kod svih supstrata iznosi u proseku oko 20%.
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b)

c)

Slika 4.2-16 Efikasnost uklanjanja a) ranitidina,b) metamizola i c) ciprodinila u
demineralizovanoj i povr§inskoj vodi. ¢y(Ran) = 30.0 mg dm>, cy(Met) = 30.0 mg dm>,
¢o(Cip) = 10.0 mg dm™, ¢,(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, intenzitet UV zratenja
730 uW em 2, 25 + 0.5°C
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4.2.3 Identifikacija degradacionih proizvoda ranitidina, metamizola i
ciprodinila

Prvi korak prac¢enja degradacije ranitidina tehnikom masene spektrometrije sastojao se od
njegove MS" karakterizacije koja je sprovedena direktnim injektiranjem netretiranog
uzorka ranitidina (3 mg dm™, H,O/MeOH (50/50)) u maseni spektrometar sa jon trapom
kao detektorom. Osnovni jon u masenom spektru je protonovani oblik molekula ranitidina
[M+H]" na m/z vrednosti 314.9 (slika 4.2-17). U spektru je prisutan jo§ jedan signal na
m/z 330.9 koji verovatno odgovara protonovanom obliku najc¢esce prisutnog onecis¢enja u
uzorku, S-oksida (N-[2-[[[5-[(dimethilamino)methil]furan-2-il]Jmethil] sulfinil]ethil]-N (E-
methil-2-nitroeten-1,1-diamin) [Jones i Plumb, 2006]. MS? fragmentacijom jona na m/z
314.9 dobijeni su fragmenti sa m/z vrednostima: 269.9, 240.9, 223.9, 214.9, 175.9, 169.8,
143.9, 138.0 1 124.0, kao sto je prikazano na slici 4.2-18.
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Slika 4.2-17 +ESI/IT maseni spektar ranitidina
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Slika 4.2-18 +ESI/IT-MS” spektar ranitidina
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Najintenzivniji signal u MS? spektru ranitidina (m/z 269.9) odgovara tipi¢nom gubitku
N,N dimetil amino grupe. Izolacijom i daljom fragmentacijom ovog jona (MS®) nastaje
jon na m/z 223.9, najverovatnije gubitkom NO, radikala. Jon na m/z 223.9 je takode
prisutan i u MS? spektru ranitidina. Fragmenti na m/z 175.9, 169.8, 143.9, 138.0 i 124.0
nastaju raskidanjem odgovarajucih jednostrukih veza izmedu ugljenikovih atoma i izmedu
atoma ugljenika i sumpora, dok jon na m/z 214.9 nastaje gubitkom diaminonitroeten
grupe. Sema fragmentacije ranitidina prikazana je na slici 4.2-19.

H3;C (0]
sy O~ \T/\@/\S'
| \ / CHy
CHj;
. . hemijska formula: CgH ,NOS®
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NO,
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[M+H-N(CH3),-NO]

Slika 4.2-19 ESI/IT-MS’ fragmentacija ranitidina

Nakon preliminarne MS® karakterizacije ranitidina anlizirani su uzorci prikupljeni u
odredenim vremenskim intervalima tokom UV/H,0, tretmana (slika 4.2-20 — 4.2-23).
Intenzitet signala protonovanog oblika ranitidina naglo se smanjuje ve¢ nakon 1 min
tretmana 1 potpuno nestaje nakon 6 min, Sto predstavlja jo§ jednu potvrdu da je doslo do
njegove degradacije. S druge strane, intenzitet signala na m/z 330.9 drasti¢no raste u
pocetnim fazama tretmana (1 min 1 2 min), nakon ¢ega je uocCen pad. Oc¢igledno je da 1
prilikom degradacije ranitidna dolazi do formiranja mono-hidroksilovanog degradacionog
proizvoda, kao i1 njegove dalje oksidativne degradacije. Imajuci u vidu struktiru ranitidina,
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verovatni mehanizam napada "OH radikala je oduzimanje vodonika. MS? fragamentacijom
mono-hidroksilovanog intermedijera (m/z 330.9) dobijeni su joni na m/z 187.8, 175.8,
155.8 1 137.9. Na osnovu ovih rezultata je moguce predvideti poloZaj inicijalnog napada
"OH radikala.
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Slika 4.2-20 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina na pocetku tretmana. cy(Ran) =
30.0 mg dm>, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2
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Slika 4.2-21 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina nakon 1 min UV/H,0, tretmana.
co(Ran) = 30.0 mg dm™, cy(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 £ 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
UV zra¢enja 730 uW cm 2, 25.0 £ 0.5°C.
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Slika 4.2-22 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina nakon 2 min UV/H,0, tretmana.
co(Ran) = 30.0 mg dm>, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
UV zragenja 730 pW cm 2, 25.0 £ 0.5°C.

376.1

381.1

396.9

403.9
42838

491.8

4532 465.3

109.9
1

160.8 1g97 193.9 2210 240.6 2489 559 4

139.1

150 200 250 300 350 400 450 500
mz

Slika 4.2-23 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina nakon 6 min UV/H,0, tretmana.
co(Ran) = 30.0 mg dm™, cy(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 £ 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
UV zraéenja 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.

U GC/MS hromatogramu uzorka nakon 10 min tretmana (slika 4.2-24) prisutan je pik sa
retencionim vremenom 18.984 min ina m/z 224. Pretrazivanjem dostupnih baza nije
pronadeno odgovarajuce poklapanje masenih spektara, $to je i ocekivano, jer je u pitanju
degradacioni proizvod. Medutim, na osnovu ovih rezultata, kao i1 rezultata MS?
fragmentacije ranitidina gde je nakon primarnog gubitka N,N-dimetil amino grupe, a
nakon toga 1 nitro radikala, dobijen jon na m/z vrednosti 223.9, moze se pretpostaviti da
mehanizam degradacije ukljucuje i napad ‘OH radikala na nitroetensku grupu ranitidna.
Ova pretpostavka je u skladu sa rezultatima dobijenim analizom UV-vis spektara.
Predlozeni mehanizam degradacije ranitidina prikazan je na slici 4.2-25.
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Slika 4.2-24 GC/MS hromatogram uzorka nakon 10 min tretmana. ¢y(Ran) = 30.0 mg dm’
3, ¢o(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, intenzitet UV zradenja 730 uW cm 2, 25 +
0.5°C.
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Slika 4.2-25 PredloZeni mehanizam degradacije ranitidina UV/H,0, procesom

Maseni spektar metamizola, snimljen u pozitivhom modu, prikazan je na slici 4.2-26. S
obzirom da odmah nakon rastvaranja dolazi do hidrolize metamizola, najintenzivniji signal
u spektru (m/z 218) potice upravo od protonizovanog oblika [M+H]" hidrolizovane forme
MAA. Signal na m/z 240.1 odgovara aduktu ovog molekula sa natrijumom [M+Na] .
Izolovanjem i MS? fragmentacijom jona m/z vrednosti 218 dobijen je fragment jon na m/z
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188, kao posledica gubitka metilamina. Daljom fragmentacijom jona m/z 188 dolazi do
gubitka dva metil radikala i formiranja jona na m/z 160. Sema fragmentacije metamizola
prikazana je na slici 4.2-27.

218.1

4201 456.9

. 638.0
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Slika 4.2-26 +ESI/IT maseni spektar metamizola.
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Slika 4.2-27 MS” fragmentacija metamizola
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Na slici 4.2-28-4.2-33 prikazani su +ESI/IT maseni spektri snimljeni tokom tretmana
metamizola u vremenskim intervalima 0, 1 min, 2 min, 4 min, 6 min i 10 min, respektivno.
U spektru snimljenom nakon tretmana od 1 min primetna je pojava jona na m/z 249.9, kao
i njegovih adukata sa natrijumom (m/z 272.1) i metanolom (m/z 281.0). Ovaj jona nastaje
kao posledica otvaranja jezgra pirazolina pod dejstvom ‘OH radikala. U spektru
snimljenom nakon 2 min tretmana primetan je porast intenziteta signala ovih jona, kao i
prisustvo signala drugih degradacionih proizvoda nastalih u istom periodu tretmana. Od
mnosStva prisutnih signala, tri (m/z 220.9, 208.0 1 165.1) su identifikovana kao signali
moguéih degradacionih proizvoda, a njihove strukture potvrdene MS? fragmentacijom.
Osim toga, signali na m/z 208.0 i 165.1 su dobijeni i prilikom MS? fragmentacije jona na
m/z 249.9, ¢ime je dodatno potvrdena struktura istih. Nakon 4 min tretmana u spektru
nema signala protonizovanog jona MAA (m/z 218), Sto pokazuje da je doslo do njegove
potpune degradacije. S druge strane, signali degradacionih proizvoda su i dalje prisutni u
istom periodu tretmana. Smanjenje intenziteta signala identifikovanih degradacionih
proizvoda je ocigledno nakon 6 min tretmana, dok su potpuno nestali nakon 10 min
tretmana. Suprotno ocekivanjima, formiranje mono-hidroksilovanog oblika MAA nije
detektovano ESI/IT-MS analizom, stoga se moZe zakljuciti da se degradacija metamizola
odvija uglavnom putem oksidacije i otvaranja heterociklicnog prstena, dok je aromati¢no
jezgro benzena stabilnije 1 otpornije na degradaciju. Na slici 4.2-34 prikazan je predlozeni
mehanizam degradacije metamizola UV/H,0, procesom.

218.1

152&7169.3
1763 187.8 2103

711 ggg 969 117.3 126.7 155.2
\

Slika 4.2-28 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 0 min UV/H,0, tretmana.
co(Met) = 30.0 mg dm™, ¢(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
UV zragenja 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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Slika 4.2-29 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 1 min UV/H,0, tretmana.
co(Met) = 30.0 mg dm™, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet

UV zragenja 730 uW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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Slika 4.2-30 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 2 min UV/H,0, tretmana.
co(Met) = 30.0 mg dm™, ¢(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet

UV zraenja 730 pW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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Slika 4.2-31 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 4 min UV/H,0, tretmana.
co(Met) = 30.0 mg dm™, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
UV zragenja 730 uW cm 2, 25.0 + 0.5°C.
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Slika 4.2-32 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 6 min UV/H,0, tretmana.
co(Met) = 30.0 mg dm™, ¢y(H,0,) = 20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, pH 7.0 + 0.2, intenzitet
UV zracenja 730 pW em 2, 25.0 + 0.5°C.
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Slika 4.2-33 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 10 min UV/H,0, tretmana.

co(Met) = 30.0 mg dm™, co(Hzoz) =20.0 mmol dm™, pH 7.0 + 0.2, pH 7.0 0.2, intenzitet
UV zragenja 730 pW cm 2, 25.0 £ 0.5°C.
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Slika. 4.2-34 Predlozeni mehanizam degradacije metamizola UV/H,0, procesom
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4.2.4 Ekotoksikoloska analiza

Rezultati procene toksi¢nosti uzoraka ranitidina, izrazeni kao promena procenta inhibicije
u vremenu, prikazani su na slici 4.2-35a. Toksi¢nost netreretiranog uzorka ranitidina je
iznosila 53.58%. U pocetnoj fazi tretmana toksi¢nost se znac¢ajno povecala (95%), a nakon
toga sledi pad procenta inhibicije do vrednosti 54.23% nakon 180 min tretmana. S
obzirom da je potpuna degradacija ranitidina postignuta u prvih 6 min tretmana, a vrednost
TOC smanjena samo 10% u istom periodu (slika 4.2-3), drasti¢no povecanje procenta
inhibicije je najverovatnije posledica formiranja degradacionih proizvoda vece toksi¢nosti
od polaznog jedinjenja. Osim toga, evolucija organskih kiselina malih masa (slika 4.2-6),
¢ije se formiranje moze dovesti u korelaciju sa toksi¢nos¢u, drasti¢no je povecana u istom
periodu [Karci 1 sar., 2013]. Procena toksi¢nosti tokom UV/H,0O, tretmana metamizola
takode pokazuje da dolazi do naglog porasta u pocetnoj fazi, dok je nakon 180 min
inhibicija u granicama vrednostiza netretirani uzorak (4.2-35b). S druge strane, tokom
degradacije ciprodinila dobijen je kontinuirani pad procenta inhibicije (slika 4.2-35c).
Pocetna vrednost inhibicije (67,84%) se smanjila nakon 10 min tretmana na 44.32%, dok
je nakon 180 min procenat inhibicije iznosio 10.02%.
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b)

©)

Slika 4.2-35 Procena toksi¢nosti tokom UV/H,0, tretmana a) ranitidina, b) metamizola, c)
ciprodinila. ¢o(Ran) = 30.0 mg dm™, co(Met) = 30.0 mg dm™, ¢y(Cip) = 10.0 mg dm>,
cy(H,0,) = 20.0 mmol dm?, pH 7.0 £ 0.2, intenzitet UV zracenja 1950 uW cm 2, 25 +
0.5°C (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri merenja + SD).
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Na osnovu analize rezultata predstavljenih u ovoj doktorskoj disertaciji mogu se izvesti
sledec¢i zakljucéi:

azo boja RO16 ne podleze direktnoj degradaciji pod dejstvom UV zracenja pri
ispitivanim eksperimentalnim uslovima, dok ranitidin i metamizol podlezu
izvesnim strukturnim promenama, ali ne i znacajnom stepenu mineralizacije.
Ciprodinil je otporan na direktan tretman UV zracenjem,

UV  zracenje u kombinaciji sa vodonik-peroksidom, pri optimalnim
eksperimentalnim uslovima, dovodi do potpune dekolorizacije azo boje RO16 za
manje od 6 min, do potpunog uklanjanje ranitidina u perodu od 6 min, metamizola
u periodu od 10 min i ciprodinila u periodu od 15 min,

rezultati TOC analize pokazuju da je ovim tretmanom postignut i znacajan stepen
mineralizacije ispitivanih supstrata, pri ¢emu je proces mineralizacije sporiji od
dekolorizacije, odnosno degradacije,

degradacijom ispitivanih supstrata, u zavisnosti od njihove strukture, nastaju
slede¢i neogranski anjoni kao krajnji mineralizacioni proizvodi nitrat, nitrit,
amonijum jon i sulfat, dok su od organski anjona identifikovani acetat, formijat i
oksalat,

rezultati uticaja inicijalne koncentracije vodonik-peroksida ukazuju na njegovo
specificno aktivaciono, odnosno inhibitornog delovanje, koje zavisi od
koncentracije. Optimalna inicijalna koncentracija peroksida pri kojoj se postize
maksimalna efikasnost uklanjanja svih supstrata je u opsegu od 20 do 40 mmol
dm’ ,

pH vrednost sredine utie na efikasnost uklanjanja ispitivanih supstrata i ona je
veca u neutralnoj u odnosu na kiselu i baznu sredinu,

sa povecanjem koncentracije supstrata opada efikasnost degradacije,

efikasnost uklanjanja raste sa porastom intenziteta zracenja, usled porasta
koncentracije generisanih "OH radikala,

ispitivani organski anjoni (acetati, formijati, propanati) pokazuju specifi¢an uticaj
na efikasnost uklanjanja boje, koji zavisi od njihove koncentracije, kao 1 od toga
da li je karboksilna kiselina u protonovanom ili disosovanom obliku,

prisustvo sulfata, dihidrogen fosfata i hidrogen fosfata ne utice znacajno na
efikasnost degradacije ispitivanih supstrata, dok karbonati, bikarbonati, nitrati 1
hloridi, pokazuju specifican uticaj koji zavisi od koncentracije 1 ukljucuje
kompleksan slobodno radikalski mehanizam, koji ne podrazumeva samo reakcije
hvatanja hidroksil radikala, ve¢ 1 reakcije formiranja drugih izuzetno reaktivnih
vrsta,

rezultati GC/MS analize, kao 1 ESI/IT-MS 1 ESI/FT-ICR analize pokazuju da
inicijalni mehanizam napada ‘OH radikala zavisi od strukture supstrata. Azo boja
zbog svoje aromaticne strukture podleze reakciji adicije, dok kod metamizola,
suprotno ocekivanjima, dolazi do otvaranja heterocikli¢nog prstena. Inicijalni
napad na molekul ranitidina se odvija mehanizmom oduzimanja vodonika.
Imaju¢i u vidu nisku rastvorljivost ciprodinila, kao i visoku efikasnost
degradacije, pri ¢emu je ve¢ nakon nekoliko minuta postignuto znacajno
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smanjenje njegove koncentracija, primenjenim metodama, ¢ak i nakon ekstrakcije,
nije bilo moguce identifikovati degradacione proizvode,

e rezultati ekotoksikoloske analize degradacionih proizvoda ukazuju na znacaj ove
vrste analiza prilikom optimizacije parametara procesa. Nakon povecane
polaznog jedinjenja, dolazi do smanjenja procenta inhibicije. Vrednost inhibicije
do kraja tretmana ostaje u granicama pocetnih.

Rezultati ove doktorske disertacije pokazuju da se UV/H,O, proces moze primeniti za
uspeSnu degradaciju, kao i znacajan stepen mineralizacije organskih polutanata, koji s
jedne strane pripadaju razli¢itim klasama organskih zagadujuéih materija, a takode su i
dijametralno razli¢itih struktura.
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Doktorska disertacija Summary

The investigation of degradation efficiency of representative compounds from tipically
detected groups of pollutants in waste and surface waters, by artificial UV irradiation (254
nm) in the presence of H,O, was done. From the group of textile dyes, azo dye Reactive
Orange 16 was selected, from the group of pharmaceuticals ranitidine and metamizole,
and from the group of pesticides, cyprodinil. The applied process seemed to be suitable for
fast and complete removal of all investigated pollutants. In case of azo dye RO16
complete removal was obtained within 6 min of irradiation, whereas for complete removal
of ranitidine, metamizole and cyprodinil was needed 6, 10, 15 min, respectively, under
optimal investigated conditions. A significant degree of mineralization of all investigated
pollutants was also achieved by the end of the treatment. The formation of low molecular
weight organic acids, namely oxalic, formic and acetic, especially in the early stages of the
treatment, was evidenced. The influence of typical constituents of surface waters and
waste water effluents (HA, Cng', HCOj5, NO5°, HCO5, CI, SO42', HCOOH, CH;COOH,
CH;CH,COOH), was also studied. Results revealed that these ions showed specific
influence, which depend on their concentrations and pH value. Moreover, formation of the
other species during the complex free radicals mechanism must be taken into
consideration. Initial ‘OH radicals attack depends on structure of investigated pollutants.
Toxicity test with marine photobacterium Vibrio fisheri was performed to consider
whether or not the UV/H,0,; treatment of all investigated pollutants results in the products
with enhanced toxicity for aquatic life. linhibition of the treated samples increased in
initial stages, owing to the formation of intermediates which can cause greater toxicity
than the parent compound. However, drop in inhibition above initial value by the end of
the treatment was obtained.
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