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Kontinuirani proces industralizacije i urbanizacije, kako zbog porasta broja stanovništva, 
krčenja šuma i sve većeg zagađenja, ima negativne posledice po isrcpljenje slatkovodnih 
resursa u mnogim delovima sveta. Dugoročna održivost snabdevanja hemijski i 
mikrobiološki ispravnom vodom za piće zavisi od zaštite izvora, upravljanja vodenim 
resursima i efikasnim prečišćavanjem voda iz različitih efluenata. Prisustvo zagađujućih 
materija koje izazivaju zabrinutost (engl. emerging contaminants (ECs)), pre svega 
endokrinih disruptora (engl. endocrine disruptors EDCs) kao što su: lekovi i sredstva za 
ličnu higijenu (engl. pharmaceuticals an personal care products, PPCs), dijetetski 
proizvodi, mirisne komponente, sredstva za zaštitu od sunca, detektovano je u mnogim 
opadnim i površinskim vodama [López-Serna i sar., 2011; Pedrouzo i sar., 2011; Gómez i 
sar., 2010]. Ova jedinjenja, kao i njihovi biološki aktivni metaboliti, kontinuirano 
dospevaju u akvatičnu sredinu raznim putevima, a primarno preko netretiranih ili 
neadekvatno tretiranih otpadnih voda. Sve veći zdravstveni i ekološki problem u svetu 
predstavlju lekovi i sredstva za ličnu higijenu, zbog činjenice da dugoročno izlaganje 
niskim koncentracijama ovih supstanci može imati negativne posledice po vodene i 
kopnene ekosisteme i/ili zdravlje ljudi. Nekontrolisano ispuštanje otpadnih voda 
opterećenih lekovima u prirodne tokove može dovesti do razvoja rezistentnih bakterija, 
usporavanja oksidacije nitrita i metanogeneze, i potencijalnog porasta toksičnosti usled 
sinergističkog efekta različitih lekova i njihovih metabolita [Ikehata i sar., 2006]. 

Otpadne vode iz tekstilne industrije karakteriše visoka koncentracija boja i drugih 
dodataka organskog porekla, visok sadržaj mineralnih materija, visoka temperatura i 
različita pH vrednost. Značajna količina boja, posebno u slučaju 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 štetno delovanje na vodeni ekosistem se ogleda u 
apsorpciji i rasejanju sunčevih zraka. Takođe, poznato je da mnoge rastvorne tekstilne 
boje pod dejstvom sunčevog zračenja i mikroorganizama podležu degradaciji uz nastajanje 
toksičnijih proizvoda od primarnih molekula. Reaktivne azo boje putem cepanja azo veze 
mogu dovesti do formiranja potencijalno kancerogenih aromatičnih amina [Elmorsi i sar., 
2010]. Stoga je neophodno ukloniti sintetičke boje iz industrijskih otpadnih voda pre 
njihovog ispuštanja u prirodne recipijente. 

Savremena poljoprivredna proizvodnja se gotovo ne može zamisliti bez upotrebe brojnih 
pesticida koji pored koristi, donose sa sobom i neke neželjene efekte. Posle primene 
komercijalnih formulacija, molekuli pesticida izvesno vreme ostaju na mestu gde su i 
primenjeni, a zatim se pod uticajem kretanja vazduha ili vode mogu transportovati u 
atmosferu (isparavanje), u dublje slojeve zemljišta (ispiranje) ili lateralno po površini 
zemljišta (spiranje). Ispiranje je od pomenutih procesa najkritičniji proces sa stanovišta 
zaštite životne sredine i zdravlja ljudi, jer predstavlja potencijalnu opasnost za zagađenje 
podzemnih, a posredstvom njih i pijaćih voda ovim supstancama koje su često toksične, 
kancerogene i mutagene. 

Dakle, prisustvo zagađujućih materija u vodi predstavlja problem sa dva glavna aspekta 
upravljanja vodama: zaštite izvorišta i ponovnog korišćenja većine komunalnih i 
industrijskih otpadnih voda. Konvencionalnim tretmanima prečišćavanja otpadnih voda, 
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kao što su sekundarna biodegradacija, mnoge zagađujuće materije ne mogu u potpunosti 
biti uklonjene. S druge strane, naprednim tehnologijama, kao što su reversna osmoza, 
adsorpcija aktivnim ugljem, moguće je dobiti vodu visokog kvaliteta. Međutim, primenom 
ovih procesa dolazi do transfera zagađujućih materija iz jedne faze u drugu uz neophodnu 
dalju obradu. Unapređeni oksidacioni procesi (engl. advanced oxidation processes, AOPs), 
koje karakteriše generisanje in-situ reaktivnih vrsta, pre svega hidroksil radikala, 
prepoznati su kao jedna od potencijalnih tehnologija za uklanjanje organskih zagađujućih 
materija iz različitih otpadnih voda. Intenzivna istraživanje u oblasti primene različitih 
tipova unapređenih oksidacionih procesa traju više od tri decenije. Ozonizacija, 
kombinacija ozona i UV zračenja, kombinacija peroksida i UV zračenja, kao i 
kombinacija UV zračenja i fotokatalizatora su najčešće proučavani AOP procesi. Glavni 
nedostatak karakterističan za sve AOP procese jesu visoki troškovi održavanja, što 
donekle limitira široku praktičnu primenu ovih izuzetno moćnih tehnologija. Pojavom 
visoko efikasnih izvora UV zračenja, katalizatora koji apsorbuju zračenje iz vidljivog 
spektra, kao i poboljšanjem samog dizajna reaktora, tehnologije zasnovane na primeni UV 
i solarnog zračenja imaju veliki potencijal za široku primenu. Međutim, da bi to bilo 
moguće dalja istraživanja su ipak neophodna. 

Potpuna mineralizacija organskih zagađujućih materija je uglavnom ekonomski 
neisplativa i nije uvek neophodna. Delimična oksidacija polaznog jedinjenja do manje 
stabilnih intermedijera je moguća alternativa, posebno ukoliko su nastali intermedijeri 
podložni daljoj degradaciji u životnoj sredini i ne predstavljaju opasnost po akvatičnu 
sredinu i zdravlje ljudi. Međutim, delimična oksidacija organskih zagađujućih materija, u 
određenim slučajevima, može dovesti do formiranja intermedijera koji su toksičniji od 
polaznog jedinjenja, a priroda i broj degradacionih proizvoda zavise od primenjenog 
oksidacionog procesa, vremena tretmana i kvaliteta vodenog matriksa. Stoga, primena 
različitih biotestova za ocenu kvaliteta efluenata nakon AOP procesa može biti korisno 
sredstvo za optimizaciju performansi primenjenog procesa.  

Predmet ove doktorske disertacije je ispitivanje načina delovanja i mogućnosti primene 
UV/H2O2 procesa, kao savremene, efikasne metode, u cilju degradacije tipičnih 
predstavnika najčešćih grupa zagađujućih materija u vodi, kao što su: tekstilne boje 
(Reactive Orange 16), farmaceutici (ranitidin, metamizol) i pesticidi (ciprodinil). 
Pregledom literature utvrđeno je da primena UV/H2O2 procesa u cilju degradacije 
navedenih supstrata do sada nije ispitana, iako postoje podaci o primeni drugih 
unapređenih procesa za degradaciju ovih polutanata [Chen, 2009].  

U okviru ove doktorske disertacije ispitana je efikasnost degradacije, kao i mineralizacije 
azo boje Reactive Orange 16, ranitidina, metamizola i ciprodinila, primenom UV-vis 
spektrofotometrije i određivanjem vrednosti ukupnog organskog ugljenika. U cilju 
kvantifikacije formiranih organskih i neorganskih mineralizacionih proizvoda primenjena 
je metoda jonske hromatografije. Takođe, analiziran je uticaj osnovnih parametara 
UV/H2O2 procesa, kao što su: inicijalna koncentracija vodonik peroksida, inicijalna pH 
vrednost, koncentracija supstrata, intenzitet zračenja, na efikasnost procesa. Na osnovu 
dobijenih eksperimentalnih rezultata određene su optimalne vrednosti svakog od 
navedenih parametara pri kojima se postiže maksimalna efikasnost degradacije supstrata. 
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Polazeći od pretpostavke da tipični konstituenti prirodnih i otpadnih voda (huminska 
kiselina, CO3

2-, HCO3
-, SO4

2-, Cl-, NO3
-, HPO4

2-, H2PO4
-), kao i finalni proizvodi 

mineralizacije (HCOOH, CH3COOH, CH3CH2COOH), verovatno utiču na brzinu 
degradacije ispitivanih supstrata, izvršeno je ispitivanje u prisustvu različitih koncentracija 
ovih jona i pri različitim pH vrednostima. 

Identifikacija proizvoda degradacije izvršena je metodama masene spektrometrije i 
metodom gasne hromatografije sa masenom detekcijom. Na osnovu dobijenih 
eksperimentalnih rezultata, kao i teorijskog predviđanja mogućih položaja napada •OH 
radikala, predloženi su mehanizmi degradacije. 

U cilju potvrde prevođenja otpadnih voda visoke toksičnosti u vodeni matriks bezbedan po 
životnu sredinu, koji se može bez dodatne obrade ispustiti u prirodne recipijente, izvršena 
je ekotoksikološka analiza prema mikoorganizmu koji se najčešće koristi za te svrhe. 
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2.1. Unapređeni oksidacioni procesi 

U tretmanu voda koriste se tri vrste oksidacionih procesa: konvencionalna hemijska 
oksidacija, oksidacioni procesi pri povišenoj temperaturi i/ili pritisku i unapređeni 
oksidacioni procesi. Konvencionalni procesi oksidacije uključuju oksidanse kao što su 
hlor, hlor-dioksid i kalijum permanganat. Tokom ovih procesa oksidacije ne dolazi do 
formiranja visoko reaktivnih •OH radikala, što je karakteristično za druge dve vrste 
oksidacionih procesa. Brzine reakcije konvencionalnih oksidanasa su značajno manje od 
brzina reakcija koje uključuju •OH radikale. S druge strane, konvencionalni oksidansi su 
selektivniji u smislu vrste organskih molekula koje mogu da oksiduju. Oksidacioni procesi 
koji se odvijaju pri povišenoj temperaturi i/ili pritisku, kao što su „mokra“ oksidacija, 
superkritična oksidacija takođe uključuju oksidaciju organske materije putem •OH 
slobodno radikalskih reakcija. Ono što je karakteristično za unapređene oksidacione 
procese jeste da se odvijaju na sobnoj temperaturi i atmosferskom pritisku, što ih čini 
pogodnim za primenu u realnim sistemima. 

Sintetička organska jedinjenja prisutna u efluentima otpadnih voda moraju biti uklonjena 
ili uništena pre isuštanja u prirodne recipijente. Imajući u vidu potencijalnu toksičnost 
među proizvoda hemijske oksidacije, poželjno je da svaki proces primenjen za uklanjanje 
sintetičkih organskih jedinjenja dovodi do njihove potpune oksidacije do ugljen-dioksida, 
vode i mineralnih kiselina. Konvencionalnim oksidansima, upravo zbog njihove 
selektivnost, to nije moguće postići. Stoga primena unapređenih oksidacionih procesa 
predstavlja pogodnu alternativu za degradaciju sintetičkih organskih jedinjenja prisutnih u 
vodi. Neke od prednosti primene unapređenih oksidacionih procesa u odnosu na druge 
procese u tretmanu voda (npr. adsorpcija na aktivnom uglju, sripping vazduhom) su:  

 potpuna degradacija zagađujućih materija, 
 ovim procesima mogu biti uklonjene zagađujuće materije koje se ne adsorbuju ili 

su isparljive, 
 procesi adsorpcije ili strippinga vazduhom dovode do transfera zagađivača iz jedne 

faze u drugu što se ne dešava tokom primene unapređenih oksidacionih procesa.  

Termin unapređeni 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 uključuju generisanje •OH radikala u dovoljnoj 
količini za efikasno prečišćavanje voda. Ovi procesi predstavljaju grupu hemijskih 
tretmana dizajniranih radi uklanjanja organskih i neorganskih zagađujućih materija 
oksidacijom prvenstveno iz otpadnih voda. Lista različitih mogućih kombinacija 
oksidanasa, sa ili bez UV zračenja, i u prisusustvu ili bez katalizatora, prikazana je u tabeli 
2.1-1. 
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Tabela 2.1-1 Klasifikacija AOP procesa 

Reakcija Spoljašnja energija Mehanizam generisanja •OH 
radikala AOPs 

Homogena 

UV hemijski i fotohemijski 
UV+O3 

UV+H2O2 

Foto-Fenton 

UV+US hemijski fotohemijski i sonohemijski 
US+UV 

US+UV+H2O2 

US sonohemijski 
US+ H2O2 
US+O3 

bez energije 
hemijski 

O3 

H2O2+ O3 
Fenton 

elektrohemijski Elektro-Fenton 

Heterogena 
UV hemijski i fotohemijski 

UV+TiO2 

UV+TiO2+H2O2 

UV+US hemijski i sonohemijski US+UV+TiO2 

 

AOP procesi su pogodni za prečišćavanje voda u realnim sistemima zbog činjenice da se 
generisanje •OH radikala postiže 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 većine organskih 
zagađujućih materija sa •OH radikalima su reda veličine od 108 do 109 dm3mol-1s-1 
[Buxton i sar., 1988]. Mehanizam reakcije i jednačina brzine reakcije •OH radikala i 
organskih zagađujućih materija mogu biti prikazani (2.1-1 i 2.1-2): 

HO   organsko jedinjenje  pr oizvodi       (2.1-1) 

ROHckc            (2.1-2) 

gde je: 

υ – brzina reakcije •OH radikala sa organskim jedinjenjem, moldm-3s-1,  

k – konstanta brzine reakcije drugog reda, dm3mol-1s-1, 

cOH – koncentracija •OH radikala, mol dm-3, 

cR – koncentracija organskog jedinjenja, mol dm-3. 
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Prednosti i nedostaci najčešće korišćenih unapređenih oksidacionih procesa u tretmanu 
otpadnih voda i voda za piće sumirani su u tabeli 2.1-2. 

 

Tabela 2.1-2 Prednosti i nedostaci najčešće korišćenih AOP procesa (Landi i Nadeo, 2011) 

TIP AOP PROCESA PREDNOSTI  NEDOSTACI 

O3 

 

 ozon poseduje visoki oksidacioni 
potencijal, 
 ne zahteva dodatak drugih supstanci, 
 eliminacija širokog spektra 
organskih i neorganskih polutanata 

 visoki troškovi izvođenja i 
održavanja, 
 predtretman vode, 
 energetski neefikasan proces, 
 postoji opasnost od požara u 
procesu generisanja ozona 

O3/UV 

 visoka efikasnost u tretmanu voda, 
 efikasniji proces od ozonizacije i UV 
tretmana, 
 efikasniji proces u pogledu 
generisanja •OH radikala pri istoj 
koncentraciji oksidansa u poređenju sa 
UV/H2O2 procesom, 
 dezinfekcija vode 

 energetski neisplativ proces, 
 turbiditet vode može uticati na 
prodor UV zračenja, 
 ograničenja izazvana 
transferom mase, 
 potencijalni porast 
koncentracije THM i HAA u 
kombinaciji sa pre i post 
hlorisanjem, 
 

UV /H2O2 

 dolazi i do dezinfekcije vode UV 
zračenjem, 
 primena za dezinfekciju vode u 
realnim sistemima 

 turbiditet vode može uticati na 
prodor UV zračenja, 
 manje je efikasan proces u 
formiranju •OH radikala od 
O3/UV 

O3/H2O2 

 visoko efikasan u tretmanu voda 
 dolazi do dezinfekcije vode, 
 efikasniji proces od ozonizacije i UV 
tretmana 

 moguće formiranje bromata, 
 dodatni tretman uklanjanja 
viška peroksida zbog 
mikrobiološkog rasta, 
 energetski zahtevan tretman  

TiO2/UV 

 izvodi se pod dejstvom zračenja 
viših talasnih dužina u poređenju sa 
ostalim AOP procesima 300 - 380 nm 

 neophodan je predtretman da 
bi se izbeglo zaprljanje 
katalizatora, 
 uklanjanje katalizatora nakon 
tretmana je poželjno, 
 aktivnost katalizatora može 
naglo da opadne stoga je 
neophodno njegovo on-site 
skladištenje ili regenerisanje,  

Fe2+/H2O2 

 nije energetski zahtevan proces   ne postoji praktična primena u 
realnim sistemima, 
 potrebna je niska pH vrednost 
(<2.5), 
 ekstrakcija jona gvožđa je 
neophodna, 
 podešavanje pH može povećati 
troškove izvođenja i održavanja 
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2.1.1. Faktori koji utiču na efikasnost AOP procesa 

Efikasnost AOP procesa zavisi, kako od fizičkih, tako i od hemijskih karakteristika voda. 
Mnogi konstituenti voda mogu delovati kao hvatači (eng. scavenger) •OH radikala ili 
apsorbovati UV zračenje potrebno za formiranje •OH radikala fotolizom peroksida ili 
ozona. Kao najznačajnije karakeristike mogu biti izdvojene: 

 pH vrednost vode, 
 sadržaj prirodne organske materije (eng. natural organic matter, NOM), 
 prisustvo karbonata i bikarbonata, 
 prisustvo jona gvožđa i mangana, 
 reaktivnost organskih jedinjenja sa •OH radikalima, 
 apsorpcija UV zračenja od strane vodenog matriksa. 

 

2.1.1.1. Uticaj karbonata i bikarbonata 

Bikarbonati i karbonati su poznati hvatači •OH radikala, stoga njihovo prisustvo može 
uticati na značajno smanjenje brzine degradacije organskih polutanata AOP procesima. 
Iako su konstante brzine •OH radikala sa HCO3

- i CO3
2- manje od konstanti brzine •OH 

radikala i organskih zagađujućih materija, koncentracije HCO3
- i CO3

2- prisutne u vodi su 
često nekoliko puta veće od koncentracija organskih polutanata, stogase njihov uticaj na 
efikasnost AOP procesa ne sme zanemariti. Stepen smanjenja brzine oksidacije AOP 
procesa može se predstaviti sledećom jednačinom: 

 


2
3

2
333 COCOHCOHCORR

RR
R ckckck

ckQ
        (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 
veličina), 

kR – konstanta brzine reakcije drugog reda •OH radikala sa organskim jedinjenjem R, dm3 mol-1s-1, 

kHCO – konstanta brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i HCO3
-, dm3 mol-1 s-1, 

kCO – konstanta brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i CO3
2-, dm3 mol-1s-1, 

cR – koncentracija organskog jedinjenja, mol dm-3, 

cHCO3 – koncentracija bikarbonata mol dm-3, 

cCO3 – koncentracija karbonata, mol dm-3. 

 

Glaze i Kang (1988) su pokazali da je i pri niskom alkalitetu (50 mg dm-3) brzina 
degradacije TCE (trihloretilen)redukovana 10 puta na pH 7. Međutim, na višim pH 
vrednostima, uticaj alkaliteta je izraženiji zbog veće konstante brzine reakcije drugog reda 
CO3

2- od HCO3
- sa •OH radikalima. Generalno, vodeni matriks visoke pH vrednosti 
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alkaliteta je teže tretirati AOP procesima i omekšavanje vode, kao predtretman, je 
poželjno u cilju povećanja efikasnosti AOP procesa. 

 

2.1.1.2. Uticaj pH 

pH vrednost utiče na AOP procese na tri načina: 

 koncentracija HO2
- jona, značajnog anjona za UV/H2O2 procese, UV/O3 procese i 

H2O2/O3procese, je u funkciji pH. 
 pH utiče na specijaciju karbonata i bikarbonata,  
 pH utiče na naelektrisanje organskih supstrata ili oksidanasa tj. da li su slabe 

kiseline ili baze. 

Na primer, kod UV/O3 procesa i H2O2/O3 procesa, ozon reaguje sa HO2
- jonima uz 

formiranje•OH radikala, pri čemu ova reakcija limitira brzinu procesa. Stoga je na nižim 
pH vrednostima (pH < 5), brzina nastajanja •OH radikala, a samim tim i brzina AOP 
procesa, redukovana.  

Reaktivnost i sposobnost apsorpcije zračenja oksidanasa zavise od naelektrisanja. Na 
primer,  kod UV/H2O2 procesa, HO2

- jon ima 10 puta veći 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 može da reaguje sa •OH radikalim i negativno utiče na 
efikasnost procesa. Stepen smanjenja brzine oksidacije AOPs procesa u prisustvu prirodne 
organske materije može biti predstavljen jednačinom: 

NOMNOMRR

RR
R ckck

ckQ




          (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 veličina), 

kR – konstanta brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i organskog jedinjenja R, dm3 mol-1s-1, 

kNOM – konstanta brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i NOM dm3 mol-1s-1, 

cR – koncentracija organskog jedinjenja, mol dm-3, 

cNOM – koncentracija NOM mol dm-3. 

 

Istraživanja Wasterhoffa i sar. (1999) su pokazala da je reaktivnost NOM i •OH radikala u 
opsegu od 1,4 do 4,5x108 dm3 mol-1s-1. 
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2.1.1.4. Uticaj jona metala 

Zbog oksidacionih uslova koji vladaju u podzemnim vodama, joni metala, kao što su 
gvožđe i mangan,često se mogu naći u nižem oksidacionom stanju. Ove neorganske vrste 
mogu potrošiti određenu količinu hemijskog oksidansa i delovati kao hvatači •OH 
radikala. Imajući u vidu hemijsku potrošnju kiseonika, poželjno da koncentracija metalnih 
jona bude određena prilikom svake studije, kao i doza oksidansa. Slično kao i u prisustvu 
karbonata, bikarbonata i prirodne organske materije, stepen smanjenja brzine oksidacije 
AOP procesa u prisustvu jona metala može biti predstavljen jednačinom: 

 )()()()( IIMnIIMnIIFeIIFeRR

RR
R ckckck

ckQ




       (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 veličina, 

kR – konstanta brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i organskog jedinjenja R, dm3 mol-1s-1, 

kFe(II) – konstanta brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i jona gvožđa, dm3 mol-1s-1, 

kMn(II) – konstanta brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i jona mangana, mol-1s-1, 

cR – koncentracija organskog supstrata, mol dm-3, 

cFe(II) – koncentracija jona gvožđa, mol dm-3, 

cMn(II) – koncentracija jona mangana, mol dm-3. 

 

Buxton i saradnici (1988) su utvrdili da su konstante brzine reakcije drugog reda Fe2+ jona 
i Mn2+ jona sa •OH radikalima 3x108 i 3x107 M-1s-1, respektivno.  

2.1.2. UV zračenje 

Celokupno elektromagnetno zračenje uključuje γ-zračenje, X zrake, UV zračenje, IC 
zračenje, vidljivo zračenje i radio talase. Sunčevo zračenje koje pristiže u gornje slojeve 
atmosfere najvećim delom prodire kroz atmosferu, izuzetak je mali deo koji se reflektuje 
ili troši na sekundarnu emisiju itako transformisan emituje ka tlu. U donjim slojevima 
atmosfere-troposferi dolazi do promena u bilansu snaga zračenja, delom zbog apsorpcije 
raznih zagađujućih čestica (aerosola), a delom zbog refleksije sa površine oblaka. 

UV zrake je otkrio Johann Ritter 1808. godine, nalaze se između vidljivih i rentgenskih 
zraka i obuhvataju talasne dužine od 100 –400 nm. UV zračenje ima primarnu ulogu u 
stvaranju ozonskog omotača, dovodi do raspadanja molekula kiseonika i stvaranja 
slobodnih kiseonikovih atoma koji sa drugim molekulima kiseonika stvaraju ozon. 
Količina i spektralna raspodela sunčevog UV zračenja koje stiže na površinu zemlje zavisi 
od više faktora: 
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 talasne dužine UV zračenja, 

 sunčevog spektra koji pada na vrh atmosfere, 

 debljine ozonskog omotača, 

 apsorpcije, refleksije i rasejanja na oblacima, 

 nadmorske visine (raste 6-7% na 1000 m), 

 reflektivnih karakteristika Zemlje. 

 

UV zračenje, prema biološkom dejstvu na žive organizme, podeljeno je na tri spektralne 
oblasti: 

UV–A zračenje: emituje se na talasnim dužinama od 315-400 nm. Njegova količina se ne 
menja sa promenom koncentracije ozona, niti bitno utiče na biološku aktivnost. Od 
ukupne količine zračenja koje stigne do površine zemlje 97%čini UV–A zračenje. 
Karakteristika ovog zračenja je da može da izazove fluorescenciju nekih materijala koji 
onda emituju vidljivo zračenje. 

UV–B zračenje:emituje se na talasnim dužinama od 280–315 nm. Intenzitet ovog 
zračenja zavisi od količine ozona u atmosferi i predstavlja biološki aktivnu komponentu 
UV zračenja. UV–B zračenje iznosi oko 3% od ukupne količine UV zračenja ili oko 0,1% 
ukupnog sunčevog zračenja. Oštećenja izazvana pod dejstvom UV-B zračenja zavise od 
količine ozona u atmosferi, koji ima ulogu filtera.  

UV–C zračenje: emituje se na talasnim dužinama od 100–280 nm. Najveću energiju od 
svih UV zračenja ima upravo ovo zračenje 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 
omotača, a kod organske materije na Zemlji dovodi do raznih bioloških procesa. 

Kao veštački izvori UV zračenja njačešće se koriste dve vrste živinih lampi: 

 živine lampe niskog pritiska i 

 živine lampe srednjeg pritiska. 

 

Živine lampe niskog pritiska rade na naponu od 120 – 240 V. Napravljene su od kvarcnog 
stakla i imaju dve elektrode. Rade pod niskim pritiskom od 0.113–1.33 Pa, a optimalna 
radna temperatura je oko 44°C. Unutrašnjost lampe je ispunjena smešom žive i nekog 
inertnog gasa, najčešće argona. Uloga inertnog gasa je da inicira i održi pražnjenje, kao i 
da pojača ekscitaciju atoma žive. Sudarom između visoko energetskih atoma argona i 
atoma žive dolazi do tranfera energije i prelaska atoma žive u pobuđeno stanje. Nakon 
pobuđivanja, atomi žive vraćaju se na niže energetske nivoe emitujući dve trake talasnih 
dužina 253.7 i 184.9 nm. Živine lampe niskog pritiska emituju uglavnom zračenje talasne 
dužine 253.7 nm (85 – 90%) i oko 7 – 10%  zračenje talasne dužine 184.9 nm. 
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Lampe srednjeg pritiska rade na pritisku od 1.33·104– 1.33·106 Pa i na temperaturi većoj 
od 700°C. U ovakvim uslovima živa potpuno isparava i stvara plazmu čija je temperatura 
veća od 5400°C, a atomi žive odlaze na više energetske nivoe. Živine lampe srednjeg 
pritiska su izvori polihromatskog zračenja, pri čemu spektralna distribucija emitovanog 
zračenja pokriva široku oblast talasnih dužina, od VUV do IR oblasti oblast (100 – 700 
nm). Emisione trake koje daju standardne živine 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 i 577-570 nm u vidljivom delu spektra.   

Prikaz emisionih spektara živinih lampi niskog i srednjegpritiska dat je na slici 2.1-1. 

 

 

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

Budući da su Downes i Blount još 1877. godine otkrili germicidno delovanje sunčevog 
UV zračenja, ovo zračenje je najpre korišćeno za dezinfekciju. Međutim, razjašnjenje 
mehanizama reakcija koje se odvijaju pod dejstvom UV zračenja dovelo je do njegove 
primene kao tehnologije oksidacije. Većina molekula se na sobnoj temperaturi nalazi u 
svom najnižem energetskom stanju, koje se još naziva i osnovno stanje. Ukoliko se 
molekul pobudi UV zračenjem, prelazi u stanje više energije tj. pobuđeno stanje čime 
nastaju čestice s niskim oksidacionim potencijalom (jednačina 2.1-6). Razlika energija 
između osnovnog i pobuđenog stanja zavisi od apsorbovane energiji hν, gde ν označava 
frekvencu absorbovanog zračenja, a h Plankovu konstantu. Molekul se u pobuđenom 
stanju zadržava vrlo kratko (10-9 do 10-8 s), nakon čega se vraća u osnovno stanje jednim 
od mehanizama (fluorescencija, fosforescencija) ili se razlaže, dajući različite molekule. 
Mehanizam fotohemijskog procesa degradacije nakon ekscitacije može se opisati sledećim 
jednačinama (2.1-6 – 2.1-11): 

*RXhνRX             (2.1-6) 

  XRX...RRX **             (2.1-7) 
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  RXX...R *
            (2.1-8) 

    XRX...RRX **          (2.1-9) 
  22

* ORXORX          (2.1-10) 

2
1

2
3* ORXORX            (2.1-11) 

Homolitičko raskidanje veze je dominanatan mehanizam degradacije (jednačina 2.1-7). 
Nastali radikali dalje podležu brojnim reakcijama oksidacije i redukcije u zavisnosti od 
njihove strukture. Rekombinacija primarno nastalih radikala uz formiranje polaznog 
jedinjenja je takođe moguća (jednačina 2.1-8). U polarnim rastvaračima, kao što je voda, 
može doći do heterolitičkog cepanja veze uz intramolekulski transfer elektrona (jednačina 
2.1-9). Transfer energije ili elektrona sa kiseonikom dovodi do formiranja reaktivnih vrsta, 
kao što su superoksidni anjon radikal i singletni kiseonik, uz istovremeno nastajanje 
radikal katjona sustrata i supstrata u osnovnom stanju (jednačina 2.1-10 – 2.1-11). 

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

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

 hemijska transformacija pobuđenog stanja mora biti konkurentna sa procesom 
deaktivacije. 

 

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

))exp(1(][
0 tcc AfI

dt
cd

 
         (2.1-12) 

gde je: 

Φc – kvantni prinos organskog jedinjenja (frakcija apsorbovanog zračenja koja dovodi do fotolize), 

I0 – intenzitet upadnog UV zračenja, 

fc – odnos zračenja apsorbovanog od strane organskog jedinjenja i zračenja apsorbovanog od ostalih 
jedinjenja prisutnih u rastvoru, 

][
][

ii

c
c c

c
f








            (2.1-13) 

Ai –ukupna apsorbanca rastvora 
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iii cLA  3.2            (2.1-14) 

U jednačini 2.1-13 i 2.1-14 subskript i predstavlja bilo koje jedinjenje prisutno u rastvoru, 
sposobno da apsorbuje zračenje, L je efektivna dužina reaktora, εi – molarni ekstinkcioni 
koeficijent organskih jedinjenja na talasnoj dužini emisije lampe. 

U zavisnosti od koncentracije prisutnih organskih jedinjenja u rastvoru, koja mogu da 
aspsorbuju zračenje, razlikuju se tri granična slučaja: 

1. ukoliko su organska jedinjenja prisutna u visokoj koncentraciji, onda exp(-At) teži 
nuli, tako da se jednačina 2.1-12 može predstaviti: 

cc fI
dt
cd

0
][


           (2.1-15) 

 

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

][3.2 0 cIL
dt
dc

cc 
         (2.1-16) 

 
3. za intermedijarne slučajeve jednačina 2.1-12 dobija oblik: 

])[3.2exp(1(0 cLI
dt
dc

cc  
        (2.1-17) 

 

2.1.3. UV/H2O2 proces 

2.1.3.1. Mehanizam 

Vodonik peroksid je jako oksidaciono sredstvo (tabela 2.1-3) i može se, pored ostalog 
koristiti i za uklanjanje organskih polutanata prisutnih u niskim koncentracijama u 
otpadnoj vodi [Baeyens i sar., 2003]. Međutim, vodonik peroksid nije podjednako efikasan 
za oksidaciju kompleksnijih, a time i nepoželjinijih jedinjenja. U spregu sa drugim 
reagensima (O3) ili izvorom zračenja, efikasnost peroksida se značajno povećava. Pod 
dejstvom UV zračenja talasnih dužina 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 (jednačina 2.1-18). 
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OH2hνOH 22
           (2.1-18) 

Utvrđeno je da kvantni prinos fotolize vodonik peroksida na talasnoj dužini 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 2.5x10-5 do 0.1 M, kao i u opsegu intenziteta zračenja od 4.5x10-7 do 5x10-4 ein 
L-1min-1. Međutim, kvantni prinos peroksida opada sa smanjenjem temperature i na 4°C 
iznosi 0.80. Takođe, 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, F2 3,03 
Hidroksil radikal, •OH 2,80 
Ozon, O3 2,07 
Vodonik peroksid, H2O2 1,78 
Perhidroksil radikal,  1,70 
Kalijum permanganat, KMnO4 1,68 
Hlordioksid, ClO2 1,57 
Hipohlorna kiselina, HClO4 1,49 
Hlor, Cl2 1,36 
Brom, Br2 1,09 
Jod, I2 0,54 

 

S obzirom da je molarni ekstinkcioni koeficijent vodonik peroksida na 254 nm nizak (18,6 
L M-1 cm-1, Legrini i sar.,1993) za formiranje dovoljno visokih koncentracija •OH radikala 
u rastvoru neophodno je da početna koncentracija vodonik peroksida bude visoka. Pri 
visokoj koncentraciji, vodonik peroksid može da deluje kao hvatač (engl. scavenger) •OH 
radikala čineći oksidativnu destrukciju organskih zagađujućih materija manje efikasnom.   

OHHOOHOH 2222  

          (2.1-19) 

Ostale reakcije značajne za UV/H2O2 proces navedene su u tabeli 2.1-4.  

Mogući mehanizmi reakcije •OH radikala sa organskim polutantima uključuju: 

 oduzimanje vodonika 

OHRRHOH 2 

         (2.1-20) 

 elektrofilnu adiciju  
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  OHPhXPhXOH          (2.1-21) 

 transfer elektrona 

  OHRXRXOH         (2.1-22) 

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

22OHOH2 

          (2.1-23) 

 

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

Reakcija Konstanta brzine ili 
ravnoteže 

Referenca 

H2O2   hν 2HO• ɸ = 0.5; ɸ = 1 Baxendale and Wilson 
(1957) and Volman and 
Chen (1959) 

HO•   H2O2O2
- + H2O + H+ K2 = 2.7x107 M-1s-1 Buxton i sar., 1988 

HO•   HO2
-  O2

- + H2O K3 = 7.5x109 M-1s-1 Buxton i sar., 1988 
HO•   HCO3

-H2O + CO3
- K4 = 8.6x106 M-1s-1 Buxton i sar.,1988 

HO•   CO3
2-OH- + CO3

-• K5 = 3.9x108 M-1s-1 Buxton i sar.,1988 
HO•   HO2• H2O + O2 K6 = 6.6x109 M-1s-1 Buxton i sar., 1988 
HO•   O2

-OH- + O2 K7 = 8.0x109 M-1s-1 Buxton i sar.,1988 
HO•   HO• H2O2 K8 = 5.5x109 M-1s-1 Buxton i sar.,1988 
HO•   CO3

-• OH- + CO3
2- K9 = 3.0x109 M-1s-1 Holcman i sar.,1987 

O2
-•   H2O2OH•   OH- + O2 K10 = 0.13 M-1s-1 Bielski i sar.,1985 

O2
-•   CO3

-• O2 + CO3
2- K11 = 6.5x108 M-1s-1 Eriksen i sar.,1985 

O2
-•   HO2•   H2O H2O2 + OH- + O2 K12 = 9.7x107 M-1s-1 Buxton i sar.,1988 

HO2•   HO2• H2O2 + O2 K13 = 8.6x105 M-1s-1 Weinstein and Bielski 
(1979) 

HO2•   H2O2  HO•   H2O + O2 K14 = 3.7 M-1s-1 Bielski i sar.,1985 
CO3

-•   H2O2 HCO3
- + O2

-• + H+ K15 = 8.0x105 M-1s-1 Neta i sar.,1988 
CO3

-•   HO2
-HCO3

- + O2
-• K16 = 3.0x107 M-1s-1 Neta i sar., 1988 

CO3
-•   CO3

-• 2 CO3
2- K17 = 2.0x107 M-1s-1 Neta i sar., 1988 

H2O2HO2
- + H+ Ka1 = 10-11.6 Glaze i sar., 1995 

HCO3
-H+ + CO3

2- Ka2 = 10-10.36 Glaze i sar., 1995 
HO2

-H+ + O2
- Ka3 = 10-4.86 Glaze i sar., 1995 
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Reakcije koje se odvijaju u toku UV/H2O2 procesa šematski su prikazane su na slici 2.1-2. 
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Slika 2.1-2 Sistem reakcija karakterističnih za reakciju •OH radikala i organskog supstrata 
(HRH) mehanizmom oduzimanja vodonika 

Hidroksil radikal nastao fotolizom H2O2 (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 (RHO2

•) 
(c), započinjući oksidacione reakcije. Predložena su tri različita reakciona puta za oba 
peroksi radikala ili za njihove tetraokside dimere: 

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

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

 povratne reakcije ka RH• i O2 (f), mada se i oduzimanje vodonika od RHO2
•, kao 

mehanizma koji inicira niz oksidacionih reakcija može uzeti u obzir (g). 

 

U vodenim sistemima, katjoni (formirani reakcijom d) će učestvovati dalje u reakcijama 
solvolize, a superoksidni anjoni reakcijom disproporcionisanja dovesti do formiranja H2O2 

(i). Šematski prikaz reakcije •OH radikala i odgovarajućeg supstrata mehanizmom 
oduzimanja vodonika ukazuje na važnost zasićenja kiseonikom u procesu oksidativne 
degradacije. U nedostatku kiseonika, doći će do polimerizacije nezasićenih 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, termički 
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stabilan, postoji mogućnost skladištenja 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 korišćenja 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 slučaju degradacije organskih 
polutanata koji mogu delovati kao UV štit. Visoka brzina formiranja •OH radikala može 
biti ostvarena primenom ksenon blic lampi koje emituju zraćenje u oblasti od 210 – 240 
nm. 

 

2.1.3.2. Kinetika UV/H2O2 procesa  

Degradacija molekula organskog polutanta tokom primene UV/H2O2 procesa može 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/H2O2 procesa 
može biti predstavljena jednačinom (2.1-24): 

]][OH[))exp(1(][
,0 ckAfI

dt
cd

cOHtcc  
     (2.1-24) 

gde je: 
c – koncentracija organskog jedinjenja c, 
I0 – intenzitet upadnog UV zračenja, 
Φc – kvantni prinos organskog jedinjenja (frakcija apsorbovanog zračenja koja dovodi do fotolize), 
fc – odnos zračenja apsorbovanog od strane organskog jedinjenja i zračenja apsorbovanog od ostalih 
jedinjenja, 
kOH,c – konstanta brzine reakcije drugog reda •OH radikala i organskog jedinjenja c, 
[OH] – koncentacija hidroksil radikala. 
 

Direktna fotoliza zagađujućih organskih materija je uglavnom spora ili se ne dešava, stoga 
se može pretpostaviti da do degradacije dolazi,pre svega,reakcijom sa •OH radikalima, kao 
što je prikazano jednačinom 2.1-25. 

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

Nastali intermedijerni proizvodi takođe pokazuju visoku reaktivnost prema hidroksilnim 
radikalima.  

intermedijarni proizvodi(P)  HO 
 3k  proizvodi (Pi)   (2.1-26) 
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U skladu sa jednačinom (2.1-25), brzina degradacije organskogsupstrata, s, se može 
izraziti sledećom jednačinom: 

sOH
s cck

dt
dc

2
          (2.1-27) 

gde je cs – inicijalna koncentracija organskog supstrata, cOH – koncentracija •OH radikala, k2 – konstanta 
brzine reakcije drugog reda i t – reakciono vreme. 

 

U literaturi se mogu sresti mnogi kinetički modeli koji opisuju kinetiku degradacije 
organskih polutanata, a zasnovani su na aproksimaciji ravnotežnog stanja. Koncentracija 
•OH radikala, koju je nemoguće izmeriti, na ovaj način je dovedena u korelaciju sa 
koncentracijom vodonik-peroksida. Prethodno navedena aproksimacija zasnovana je na 
pretpostavci da je brzina formiranja •OH radikala jednaka brzini njihovog utroška. U 
slučaju razgradnje organskog jedinjenja moglo bi se reći da je brzina formiranja •OH 
radikala jednaka zbiru brzine njihove reakcije sa molekulom organskog supstrata i brzine 
njihove reakcije sa formiranim intermedijarnim proizvodima (jednačina 2.1-28).  

OHpsOHOH cckcckck 321 22
          (2.1-28) 

Iz ove jednačine proizilazi da je koncentracija •OH radikala jednaka: 

ps

OH
OH ckck

ck
c

32

1 22




           (2.1-29) 

Ukoliko se pretpostavi da je reaktivnost radikala sa različitim organskim molekulima 
prisutnim u radnom rastvoru približno istog reda veličine i ako je vodonik-peroksid dodat 
u velikom višku, tako da je promena njegove koncentracije bez značaja, pre svega u 
početnoj fazi tretmana, integracijom dolazimo do sledeće logaritamske zavisnosti: 

tkcc appt )ln( 0            (2.1-30) 

gde je ct – koncentracija organskog supstrata nakon vremena t, c0 – inicijalna koncentracija organskog 
supstrata, kapp (min-1) konstanta brzine reakcije pseudo-prvog reda (prividna konstanta brzine).  

 

Konstanta brzine reakcije degradacije organskih jedinjenja izračunava se iz semi-
logaritamskog grafika ln(ct/c0) prema vremenu, pomoću linearnog regresionog modela. 
Fitovanjem vrednosti u oblasti linearne promene koncentracije organskih zagađujućih 
materija u vremenu, dobija se jednačina čiji nagib (sa pozitivnim predznakom) predstavlja 
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konstantu brzine. Ovako pojednostavljen kinetički model, najčešće korišćen u literaturi za 
praćenje kinetike degradacije organskih zagađujućih materija AOP procesima, primenjen 
je u ovoj doktorskoj disertaciji za praćenje kinetike degradacije ispitivanih organskih 
supstrata. U svim eksperimentalim rezultatima vrednosti kvadrata linearnog korelacionog 
koeficijenta R2 su bile veće od 0.98, što potvrđuje pretpostavljeni kinetički model. Vreme 
polu-života (t1/2) organskih zagađujućih materija se definiše jednačinom: 

k
t 2ln

2/1 
             (2.1-31) 
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2.2. Lekovi i sredstva za ličnu higijenu u životnoj sredini 

Aktivne komponente lekova (eng. Active pharmaceutical ingredients, APIs) predstavljaju 
kompleksne molekule sa različitom funkcionalnošću, fizičko-hemijskim i biološkim 
svojstvima. Razvijeni su i koriste se zbog njihove manje ili više specifične biološke 
aktivnosti. Uglavnom je reč 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 akvatičnoj sredini u mikrogramskim (µg dm-3) ili nanogramskim 
koncentracijama (ng dm-3).   

Farmaceutici mogu biti podeljeni na osnovu njihove namene i biološke aktivnosti (npr. 
antibiotici, analgetici, antipiretici, antihistaminici, antineoplastici, antiinflamatorni lekovi). 
Klasifikacija molekula aktivne komponente lekova na osnovu hemijske strukture se koristi 
uglavnom unutar određene podgrupe lekova, tako se, na primer, u grupi antibiotika 
razlikuju podgrupe ß-laktami, cefalosporini, penicilini ili hinoloni. Očekivalo bi se da se 
ova jedinjenja mogu posmatrati kao grupa i u pogledu hemijske strukture. Međutim, čak i 
male promene u hemijskoj strukturi mogu imati značajan uticaj na njihovu rastvorljivost i 
polarnost, kao i na druge osobine od značaja za njihovu sudbinu u životnoj sredini. Sledeći 
način klasifikacije lekova se odnosi na njihovo delovanje (antimetaboliti u grupi 
citotoksika), gde hemijska struktura molekula u okviru iste grupe može biti različita, a 
samim tim, i njihova sudbina u životnoj sredini. U ovom slučaju jedinjenjima se ne može 
pristupiti kao grupi u pogledu efekta na životnu sredinu. 

Aktivne komponente lekova uglavnom poseduju bazne ili kisele funkcionalne grupe, 
nekada i obe u okviru istog molekula. Pri uslovima koji vladaju u životnoj sredini 
molekuli lekova mogu biti neutralni, katjonski, anjonski ili u formi cviter jona. Sve 
navedeno čini ponašanje lekova u životnoj sredini izuzetno kompleksnim. Lekovi su od 
posebnog značaja zbog razlike u pojavi, sudbini i uticaju na čoveka ili na druge ciljane 
organizme, kao što su bakterije ili paraziti, ali i na organizme u životnoj 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 ekološkog rizika nisu 
značajne samo aktivne komponente lekova, već i jedinjenja koja nastaju kao posledica 
njihovih strukturnih promena u životnoj sredini. Nakon što dospeju u životnu sredinu, 
aktivne komponente lekova podležu raznim strukturnim promenama pod uticajem 
biotičkih i abiotičkih procesa. Takođe, do strukturnih promena dolazi i tokom tretmana 
otpadnih voda [Ravina i sar., 2002, Ternes i sar., 2003, Mendez-Arriaga i sar., 2008]. 
Mnogi lekovi u životnoj sredini podležu biološkoj transformaciji od strane organizama, 
kao što su bakterije i gljive [Groning i sar., 2007, Hais i sar., 2006]. S druge strane, do 
strukturnih promena lekova dolazi i u samom organizmu čoveka ili životinja pod uticajem 
mikroorganizama crevne flore ili enzima kao što su citohromi. Na ovaj načina nastala 
jedinjenja nazivaju se metaboliti. Dakle, termin metaboliti se odnosi na jedinjenja koja 
nastaju kao posledica promena hemijske strukture lekova u organizmu čoveka ili životinja. 
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Metaboliti nastaju kao posledica biohemijskih reakcija pod dejstvom enzima, bakterijskom 
aktivnošću u sistemu za varenje i bakterijskom aktivnošću na koži, kao i u abiotičkim 
procesima (hidroliza lekova u želudcu). 

Nakon izlučivanja aktivnih komponenata lekova i metabolita u životnu sredinu, dolazi do 
njihove daljekako biotičke, tako i abiotičke tranformacije, uz nastajanje novih jedinjenja, 
koja su označena kao proizvodi transformacije. Tranformacioni procesi uključuju reakcije 
hidrolize, photo-oksidacijei hemijske reakcije koje se odvijaju tokom tretmana otpadnih 
voda i voda za piće. Na slici 2.2-1 šematski je predstavljena razlika između metabolita i 
proizvoda transformacije. 

 

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

 

2.2.2. Upotreba, način korišćenja i drugi izvori 

Podaci o ukupnoj svetskoj potrošnji lekova nisu poznati. Potrošnja i primena lekova može 
značajno da varira od zemlje do zemlje [Verbrugh i de Neeling, 2003, Goossens i sar. 
2003, 2007, Schuster i sar., 2008]. Ukoliko postoje promene u zakonskoj regulativi, 
nametnute od strane zdravstvenog sistema, moguće je da se određeni lekovi više ne koriste 
u nekoj zemlji, dok upotreba drugih postaje značajna, pre svega zbog ekonomskih razloga. 
U pojedinim zemljama se određeni lekovi izdaju bez lekarskog recepta, dok je u drugim 
njihova kupovima moguća samo uz lekarski recept. Antibiotici, kao što je streptomicin se 
koriste i u polmologiji, dok je poznata upotreba drugih antibiotika u pčelarstvu. Evidentno 
je da generalizacija nije moguća i u ovom slučaju. Na osnovu istraživanja sprovedenih u 
USA, smatra se da je široka upotreba streptomicina u voćarstvu dovela do povećane 
rezistentnosti patogenih bakterija prema ovom leku. Upotreba antibiotika u ove svrhe je 
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zabranjena u Nemačkoj. Antimikrobni lekovi pripadaju grupi najčešće korišćenih lekova u 
veterinarskoj medicini.  

U Nemačkoj je 2001. godine bilo registrovano oko 50 000 različitih lekova, od toga 2700 
lekova čini 90% od ukupne proizvodnje, a sadrže oko 900 različitih aktivnih supstanci 
[Greiner i Ronnefahrt, 2003]. Ukupno 6000 – 7000 t aktivnih supstanci proizvedenih na 
godišnjem nivou u Nemačkoj predstavlja potencijalni rizik po životnu sredinu, što je u 
proseku 0,45 kg po glavi stanovnika. Istraživanje Ongerth i Khana (2008) je pokazalo da 
su podaci o potrošnji aktivnih supstanci lekova na godišnjem nivou u istom rangu i u 
Australiji. 

S obzirom da su proizvođači lekova dužni da proizvode lekove u skladu sa smernicama 
Dobre proizvođačke prakse (engl. good manufacturing practice GMP), i s obzirom na 
visoku ekonomsku cenu aktivnih supstanci, smatra se da je količina emisije lekova u 
procesu proizvodnje zanemarljiva. Pretpostavlja se da je ovaj vid emisije nizak u Evropi i 
Severnoj Americi. Međutim, zvaničnih podataka od strane proizvođača s tim u vezi nema. 
Nedavna istraživanja su pokazala prisustvo pojedinih komponenata u otpadnim vodama u 
azijskim zemljama u koncentraciji od nekoliko mg dm-3 [Larsson i sar., 2008, Li i sar., 
2008a i 2008b]. Zabeležene su povećane koncentracije aktivnih komponenti u otpadnim 
vodama lokalnog proizvođača u Norveškoj [Thomas i sar., 2008].  

Lekovi se, prema očekivanju, mogu naći u otpadnim vodama bolnica i to u većim 
koncentracijama nego u komunalnim otpadnim vodama [Brown i sar., 2006, Gomez i sar., 
2006, Seifrtova i sar., 2008, Schuster i sar., 2008].   

Lekovi iz kućnih apoteka, kojima je istekao rok trajanja, veoma često završavaju u 
kanalizaciju ili na komunalnoj deponiji. U skladu sa regulativom Evropske unije, bacanje 
neiskorišćenih lekova u otpad je zabranjeno od 1994. godine. Ipak, utvrđeno je da se 
trećina svih prodatih lekova u Nemačkoj,kao i oko 25% lekova prodatih u Austriji, odlaže 
zajedno sa drugim kućnim otpadom ili završi u kanalizaciju [Greiner i Ronnefahrt, 2003]. 
Nedavno sprovedena anketa pokazala je da se 17.7% ispitanika otarasilo viška, kao i 
zastarelih lekova, bacanjem u toalet [http://www.start-project.de).]. Više od polovine 
pacijenata anketiranih u studiji sprovedenoj u US skladišti neiskorišćene, kao i lekove sa 
isteklim rokom, u svojim kućama, pri čemu je polovina bacila lekove u kanalizaciju 
[Bound i Voulvoulis, 2005]. Samo 23% ispitanika je vratilo lekove u apoteku. Istraživanja 
sprovedena u drugim zemljama pokazala su da se neiskoriščeni lekovi uglavnom skladište 
u domaćinstvima i da se najčešće bacaju u komunalno smeće ili prosipaju u kanalizaciju. 
Sve prethodno navedene činjenice bitne su s aspekta procene puteva kojima lekovi 
dospevaju u životnu sredinu.  

Ukoliko se odlažu sa kućnim otpadom, lekovi mogu da završe na deponiji i putem ocednih 
voda deponije kontaminiraju površinske i podzemne vode [Ahel i Jeličić, 2001, Metzger 
2004]. Doprinos ovog načina odlaganja neiskorišćenih lekova nije poznat.    
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2.2.3. Sudbina lekova u životnoj sredini 

Ukoliko lekovi, njihovi metabolite i transformacioni proizvodi nisu eliminisani tretmanom 
otpadnih voda, mogu dospeti u prirodne vodotokove i eventualno do vode za piće. 
Sistematska proučavanja o pojavi lekova u životnoj sredini su dostupna za nekoliko 
zemalja. Takođe, postoje i dokazi o pojavi oko 160 lekova kako u kanalizacijskim 
otpadnim vodama, tako i u površinskim i podzemnim vodama. Pojedine aktivne 
komponente lekova detektovane su i u pijaćoj vodi, kao i na Artiku [Kallenborn i 
sar.,2008]. Istraživanja sprovedena u različitim zemljama potvrdila su prisustvo lekova u 
površinskim i komunalnim otpadnim vodama u opsegu koncentracija od nekoliko ng dm-3 
do nekoliko µg dm-3. S druge strane, malo se zna o pojavi, sudbini i aktivnosti metabolita, 
koji takođe mogu biti detektovani u životnoj sredini [Miao i sar., 2005]. Njihov uticaj na 
organizme je uglavnom manji u odnosu na polazno jedinjenje. Međutim, ne mora uvek biti 
tako, kao što je dokazano, na primer, za metabolite norfluoxetina [Nalecz i sar., 2007]. 

Nekoliko različitih ne-biotičkih procesa mogu dovesti do uklanjanja lekova iz otpadnih, 
površinskih i podzemnih voda, kao i iz zemljišta. Dominantni procesi su sorpcija i 
biodegradacija, pri čemu fotodegradacija i hidroliza takođe mogu biti od značaja. 

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

U životnoj sredini lekovi podležu brojnim reakcijama koje vode do potpune ili delimične 
transformacije i/ili degradacije polaznog jedinjenja. Do potpune mineralizacije uglavnom 
ne dolazi, već je proces zaustavljen ranije. Nastali intermedijeri, tj. proizvodi 
biotransformacije, mogu biti stabilniji od polaznog jedinjenja. Takođe, njihova toksičnost 
može da varira i mogu imati veći potencijal za akumulaciju od polaznog jedinjenja. 
Bakterije i gljivice su dve grupe organizama koje su u stanju da najefikasnije degradiraju 
organske polutante u životnoj sredini. Prisustvo gljivica je od važnosti u zemljištu, dok 
obično ne igraju važnu ulogu u vodenoj sredini. Dakle, pretpostavlja se da su u 
postrojenjima za preradu otpadnih voda bakterije odgovorne za većinu biodegradacionih 
procesa. Više od 20 antibiotika iz grupe najznačajnijih 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 i eliminaciju tokom procesa 
prerade otpadnih voda. 

Efikasnost fotohemijskih transformacionih procesa lekova u površinskim vodama zavise 
od mnogih faktora, kao što su dubina vode, salinitet, pH, turbiditet, količina, intenzitet i 
talasna dužina sunčevog zračenja, geografska širina, vremenske prilike. Fotodegradacija 
može biti direktna i indirektna. Prilikom direktne fotolize, molekul apsorbuje sunčevo 
zračenje tj. energiju koja dovodi do cepanja molekula. Indirektna fotoliza uključuje 
prirodno prisutne molekule, kao što su nitrati, koji mogu da generišu visoko reaktivne 
vrste (npr. singletni kiseonik 1O2, hidroksil radikal •OH ili alkil peroksi radikal •OOR) i 
solvatisane elektrone pod dejstvom sunčevog zračenja. Apsorpcija radijacije od strane 
nitrata ili rastvorene organske materije dovodi do formiranja većine od gore navedenih 
vrsta. Hidroksil radikal sa svojom neselektivnom i izuzetno elektrofilnom prirodom je 
najreaktivnija vrsta. Konstante brzine reakcije drugog reda između •OH radikala i većine 
organskih jedinjenja su u opsegu od 107-1010 M-1s-1 [Buxton i sar.,1988]. Uprkos niskoj 
koncentraciji •OH radikala u površinskim vodama (10-14-10-18 M), ove reaktivne vrste 
imaju izuzetan doprinos indirektnoj fotolizi, pre svega reakcijama kao što su oduzimanje 
vodonika, adicija na dvostruke veze, procesima fototransformacije u površinskim vodama, 
čime je razlikovanje proizvoda nastalih direktnom i indirektnom fotolizom onemogućeno 
[Brezonik i Fulkerson-Brekken, 1998, Russi i sar., 1982; Lam i Mabury, 2005]. Međutim, 
karbonatni radikali mogu biti generisani u reakciji •OH radikala sa karbonatima i 
bikarbonatima prisutnim u vodi. Poznato je da su karbonatni radikali dobri hvatači •OH 
radikala, što može smanjiti ili sprečiti degradaciju organskih supstrata u prirodnim 
vodama. Drugi način indirektne fotolize označen 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, dovodeći do njegove ekscitacije i fotolitičkih reakcija. Huminske supstance mogu 
smanjiti brzinu fotohemijske transformacije organskih polutanata u prirodnim vodama 
kako apsorpcijom zračenja, tako i delovanjem kao neka vrsta unutrašnjeg filtera, 
sprečavajući na taj način transfer energije do drugih jedinjenja, kao što su lekovi 
[Prabhakaran i sar., 2009].  

Na osnovu navedenog može se zaključiti da je fotodegradacija jedan od najznačajnijih 
procesa u pogledu definisanja sudbine lekova u životnoj sredini, upravo zbog činjenice da 
mnogi lekovi zbog svoje aromatične strukture, prisustva heteroatoma i drugih hromofora, 
mogu ili apsorbovati sunčevo zračenje ili reagovati sa generisanim reaktivnim vrstama u 
prirodnim vodama. Prisustvo lekova u površinskim vodama je potvrda da netaknuti 
prolaze kroz intenzivne uslove biodegradacije u tretmanu mulja, stoga je očekivano da 
fotohemijski procesi pod dejstvom sunčevog zračenja igraju bitnu ulogu prilikom 
transformacije lekova u prirodnim vodama.    
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2.2.4. Uticaj lekova 

Količina dostupnih podataka o uticaju aktivnih komponenti lekova na akvatičnu i 
terestičnu sredinu raste poslednjih godina, ali je i dalje generalno na niskom nivou. 
Utvrđeno je da visoke koncentracije određenih aktivnih komponenti mogu imati akutni 
uticaj na organizme. Hronični uticaj niskih koncentracija na vrstu Daphia magna, alge i 
bakterije je takođe ispitivan. U ovim studijama najčešće je proučavan uticaj antibiotika 
[Boxall i sar., 2003, Yamashita i sar., 2006,] i drugih lekova, kao što su diklofenak, 
ibuprofen, karbamazepin i fluoksetin. Minimalna koncentracija koja izaziva efekat (engl. 
Lowest observed effect concentration, LOEC) na standardnim laboratorijskim 
organizmima je oko dva puta veća 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 i bentoske organizme bliska maksimalnoj izmerenoj koncentraciji u 
efluentima [Fent i sar.,2006].  

Procene rizika su uglavnom zasnovane na jednoj aktivnoj komponenti, međutim lekovi su 
u životnoj sredini prisutni kao multi komponentna smeša sa drugačijim ekotoksikološkim 
uticajem od pojedinačne komponente [Silva i sar., 2002; Cleuvers 2004, 2008; Backhaus i 
sar., 2004, 2008; Pomati i sar., 2007]. Generalno, znanje o toksičnosti miksture 
komponenti je limitirano. Mnogi lekovi imaju isti ili veoma sličan način delovanja, tako da 
je njihov aditivan uticaj očekivan. Takođe, rezistentnost nastala u kontaktu sa jednom 
vrstom antibiotika može da se ispolji i prema drugim antibioticima u okviru ili čak izvan 
različitih klasa antibiotika. Donja granica uticaja antibiotika cefalosporina može biti 
nekoliko puta niža u prisustvu citotoksičnog anti-metabolita 5-fluorouracila, koji se koristi 
u terapiji kancera. Kao posledica svega navedenog, a upravo zbog permanentnog 
ispuštanja smeše lekova u akvatičnu sredinu, tačno predviđanje njene hronične toksičnosti 
je neophodno za procenu rizika po životnu sredinu. 

Šematski prikaz puteva izloženosti različitim 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) i farmaceutike za upotrebu u 
veterinarskoj medicini (F2). Farmaceutici koji se koriste u veterinarskoj medicini mogu 
dalje biti podeljeni na farmaceutike za stimulaciju rasta u stočarskoj proizvodnji, 
farmaceutike koji se koriste u terapeutske svrhe u stočarstvu, kokcidiostatike koji se 
koriste u živinarstvu, antiparazite i 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 i ostali ksenobiotici, u životnoj sredini mogu: i) podleći potpunoj 
mineralizaciji do ugljen-dioksida i vode (npr. aspirin), ii) zaostati u mulju zbog svoje 
lioifilnosti i slabe degradacije (F8) i iii) metabolizovati do hidrofilnijih, ali i dalje 
perzistentnih jedinjenja koja ne podležu degradaciji tokomtretmana otpadnih voda (F9), 
dospevaju u prirodne recipijente (F10) i utiču na akvatični svet, ukoliko su zadržali svoju 
biološku aktivnost (F11).  



Teorijski deo                                                                      Lekovi i sredstva za ličnu higijenu u životnoj sredini 

41 
 

Farmaceutici sa potencijalom da budu zadržani u mulju, ukoliko je mulj zatim rasut u 
životnoj sredini, mogu delovati na mikroorganizme i druge organizme u zemljištu (F12). 
Farmaceutici za stimulaciju rasta u stočarskoj proizvodnji završavaju uglavnom u đubrivu 
(F13) i tim putem mogu delovati na organizme u zemljištu (F14). Zbog spiranja sa 
površina, prisustvo hidrofilnih farmaceutika ili njihovih metabolita koji završavaju u 
đubrivu u akvatičnoj sredini, takođe se očekuje (F15). Uticaj farmaceutika koji se koriste u 
veterinarskoj medicini na organizme u zemljištu (F17) moguć je i direktnim izlučivanjem 
putem urina i fecesa (F16). Farmaceutici koji se koriste za uzgoj riba direktno dospevaju u 
prirodne recipijente,zbog činjenice da se uglavnom koriste kao dodaci hrani, kao i da 
veliki deo ovim putem administriranih lekova ne biva pojeden od strane riba (F18). Višak 
medicinskih supstanci iz kućnih apoteka završi u kanalizaciju (F19).  

 

 

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

Analgetici pripadaju grupi najčešće detektovanih lekova u životnoj sredini. Metamizol ili 
dipiron (natrijum[2,3-dihydro-1,5-dimethyl-3-oxo-2phenyl-1H-pyrazol-4yl)methylamino] 
methanesulfonate) je snažan analgetik i antipiretik. U Srbiji se u prodaji može naći pod 
nekoliko trgovačkih naziva, kao što su Analgin, Baralgin M i Novalgetol. Iako je njegova 
upotreba zabranjena u nekim zemljama (USA, Velika Britanija) zbog rizika od izazivanja 
agranulocitoze, u Nemačkoj, Italiji, Španiji, kao i u Srbiji je još uvek jedan od najviše 
konzumiranih lekova [Banchero i Giachetto, 2002]. Nedavno istraživanje Feldmanna i 
sar., 2007 ukazuje na predviđeno i detektovano opterećenje metabolitima metamizola u 
različitim kanalizacionim otpadnim vodama i potvrđuje veliku potrošnju ovog leka, 
posebno u kliničkim uslovima. U pogledu načina delovanja, metamizol se smatra 
prolekom. Nakon oralne primene metamizol brzo hidrolizuje uz nastajanje 4-
metilaminoantipirina (4-MAA), koji se apsorbuje i biotransformiše enzimskim reakcijama 
[Ergun i 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 važan metabolit metamizola, 4-
formilaminoantipirin (4-FAA), nastaje oksidacijom n-metil grupe [Geisslinger i sar., 1996] 
Metabolički put metamizola prikazan je na slici 2.2-3.  

 

 

Slika 2.2-3 Metabolički put metamizola 
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Matamizol i njegovi metaboliti najčešće nisu u potpunosti eliminisan biološkim 
tretmanom, stoga je njihovo prisustvo detektovano u otpadnim [Gomez i sar., 2007; 
Martinez Bueno i sar., 2007; Feldmann i sar., 2007] i površinskim vodama [Moldovan, 
2006; Wiegel i sar., 2004; Zuehlke i sar., 2004] u visokim koncentracijama. Prisustvo 
metabolita metamizola, 4-FAA i 4-AAA, detektovano je i u Srbiji u uzorcima površinskih 
voda Dunava, Save, Tise i Peka, kao i u nekim uzorcima podzemnih voda [Radović i sar., 
2009]. 

Perez-Estrada i sar., 2007, ispitivali su mogućnost primene fotokatalitičkih procesa i foto-
Fenton procesa u cilju degradacije metamizola i njegovih metabolita u vodi. Eksperimenti 
su sprovedeni u paraboličnom kolektoru (engl. Compound Parabollic Collector, CPC) pod 
dejstvom sunčevog zračenja 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. Fotokatalitički proces se u ovom slučaju pokazao kao manje 
efikasan, pri čemu je potpuno uklanjanje metamizola postignuto za 60 min. 

Gomez i sar., 2008, proučavali su degradaciju tri metabolita metamizola (4-MAA, 4-FAA 
i 4-AAA) u različitim vodenim matriksima pod dejstvom simuliranog sunčevog zračenja 
(sistem Suntest). Eksprimentalni podaci su fitovani pseudo-prvim kinetičkim modelom, a 
dobijene vrednosti konstanti brzine su u opsegu od 1.66 do 5.89 h-1 sa vremenima 
poluživota od 0.12 do 0.58 h.  

 

2.2.6. Ranitidin 

Ranitidin ((E)-N-(2-((dimetilaminometil)-furan-2-2-il)metilitio)etil)-Nˈ-metil-2-nitroetan-
1,1-diamin) pripada podgrupi antiulkusnih lekova poznatih kao blokatori histaminskih H2 
receptora, sprečava efekat hemijskog jedinjenja histamina na želudac i tako smanjuje 
lučenje hlorovodonične kiseline u želucu. Prvenstveno se primenjuje za lečenje ulkusa 
želuca i dvanaestopalačnog creva. Ranitidin u jetri biva metabolizovan u količini od 30% 
do 70% do ranitidina N-oksida, ranitidina S-oksida i N-desmetil ranitidina, koji čine oko 
4%, 1% i 1% od doze, respektivno [Martin i sar., 1981]. U proseku se oko 30% ranitidina 
izluči putem urina u nepromenjenom obliku nakon administracije. Strukture ranitidina i 
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 ekološkim opterećenjem i nalazi se na listi 
prioritetnih lekova za koje je potrebno sprovesti stratetgiju praćenja i ekotoksikološke 
testove [Besse i Garric, 2008]. Prisustvo ranitidina je detektovano u površinskim 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 
istraživanju sprovedenom u Italiji, srednja vrednost koncentracije ranitidina u efluentima 
sistema za prečišćavanje otpadnih voda je iznosila 288,2 ng dm-3, dok je koncentracija 
ranitidina u površinskim vodama u Severnoj Italiji iznosila 4 ng dm-3 [Zuccato i sar., 
2006]. Rezultati istraživanja prisustva 74 aktivnih komponenti lekova u slivu reke Ebro u 
Španiji, ukazali su na prisustvo ranitidina u koncentraciji od 109 ng dm-3 [López-Serna i 
sar., 2011]. 

Nekoliko istraživanja sprovedeno je do sada u cilju praćenja photodegradacije ranitidina u 
površinskim vodama, kao i efikasnosti njegovog uklanjanja primenom nekih od 
unapređenih oksidacionih procesa. Lach i sar., 2003 su potvrdili da je direktna fotoliza 
ranitidina dominanatan put njegove transformacije u površinskoj vodi. Vreme poluživota u 
toku letnjih meseci iznosilo je oko 70 min, dok je očekivano vreme poluživota tokom zime 
oko 6h. Isidori i sar., 2009 su identifikovali dva proizvoda fototransformacije ranitidina 
pod dejstvom simuliranog sunčevog zračenja i sproveli testove hronične i akutne 
toksičnosti, kao i tzv. SOS Chromotest i Ames tesu u cilju određivanja njihove 
genotoksičnosti. Addamo i sar., 2005 su postigli stepen uklanjanja ranitidina od oko 80% 
u prisustvu komercijalnog fotokatalizatora TiO2 (Degussa P25), pod dejstvom zračenja 
živinih lampi srednjeg pritiska, dok je mineralizacija u ovom slučaju izostala. Istraživanje 
Rivasa i sar., 2009 ima za cilj optimizaciju parametara, kao što su pH, doza ozona, 
inicijalna koncentracija ranitidina i prisustvo slobodnih radikala pri kojima se odvija 
ozonizacija ranitidina.  
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2.3. Pesticidi 

Globalizacija tržišta i porast svetske populacije doveli su do veće opasnosti od invazivnih i 
egzotičnih vrstai povećali zahteve za proizvodnjom hrane. Pesticidi su osnovno sredstvo u 
integrisanom upravljanju štetočinama, bez upotrebe pesticida značajan procenat 
poljoprivrednih proizvoda bi se izgubio, infektivne bolesti bi se proširile, a nativna staništa 
pojedinih vrsta bi bila opustošena. Pesticidi su biološki aktivna jedinjenja proizvedena za 
primenu u poljoprivrednoj proizvodnji da bi se sprečili ili ograničili štetni efekti bioloških 
agenasa, kao što su insekti, glodari, prouzrokovači biljnih bolest, nepoželjne biljne vrste 
(korovi) i dr. Međutim, primenu pesticida često prati rizik od nepoželjnih posledica za 
životnu sredinu. Pesticidi mogu kontaminirati površinske i podzemne vode, mogu ispoljiti 
štetne efekte na gajenim biljkama, korisnim organizmima u zemljištu, sitnim sisarima i 
pticama, mogu se naći kao ostaci u hrani i mogu prouzrokovati rezistentnost bioloških 
agenasa. Stoga je bitno razumeti sudbinu pesticida u životnoj sredini i proceniti 
potencijalnu izloženost i rizike po zdravlje ljudi i kvalitet životne 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 zemljištu [Kumar i 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 
i sar., 2000; Harman-Fetcho i 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 fizičkih, hemijskih i bioloških procesa koji kontrolišu ponašanje 
pesticida u okolini i njihov uticaj na ciljane i ne ciljane vrste je imperativ za poboljšanje 
sposobnosti identifikacije i razvoja strategija upravljanja štetočinama koje su efikasne i 
imaju minimalan negativan uticaj na zdravlje ljudi i kvalitet životne sredine. 

Zbog svega navedenog, cilj moderne hemije pesticida jeste upravo proizvodnja pesticida 
koji su efikasni u malim koncentracijama, specifičnijeg dejstva i manje perzistentni u 
životnoj sredini. Pesticide karakteriše jedinstvena hemijska struktura kao i jedinstven 
način korišćenja i interakcija sa životnom sredinom. Uglavnom, klasifikacija pesticida je 
izvršena uzimajući u vidu dva kriterijuma: hemijsku klasu kojoj pripadaju i ciljne 
organizme na koje deluju. Pesticidi su perzistentna, toksična hemijska jedinjenja koja dugo 
opstaju u ekosistemu nakon primene. Ponašanje i aktivnost pesticidnih jedinjenja u 
životnoj sredini zavise od fizičko hemijskih karakteristika samih jedinjenja. Na primer, 
organofosforni pesticidi opstaju i bivaju detektovani u površinskim vodama i 20 godina 
nakon upotrebe [Klečka i sar., 2001; Foghta i sar., 2001]. Postoje dva glavna razloga zašto 
pesticidna jedinjenja opstaju u prirodi. Prvi razlog je odsustvo uslova neophodnih za 
njihovu biodegradaciju, kao što su, na primer, mikroorganizmi odgovorni za 
biodegradaciju ovih toksičnih jedinjenja. U slučaju prisustva odgovarajućih 
mikroorganizama, drugi limitirajući faktori, na primer, nedostatak nutrijenata, mogu 
stvoriti nepovoljne uslove za biodegradaciju. Drugi uslov je da pesticidi mogu biti otporni, 
tj. rezistentni prema  biodegradaciji.  

http://www.tandfonline.com/action/doSearch?action=runSearch&type=advanced&searchType=journal&result=true&prevSearch=%2Bauthorsfield%3A(Foght%2C+Julia)
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Potencijal pesticida da  kontaminiraju podzemne ili površinske vode zavisi od mnogih 
faktora koji, između ostalog, uključuju karakteristike zemljišta, karakteristike samih 
pesticida i prakse upravljanja usevima. 

 

2.3.1. Procesi koji određuju sudbinu pesticidi u životnoj sredini 

Sudbina pesticida u životnoj sredini zavisi od mnogih procesa koji definišu njihovu 
postojanost i pokretljivost. Interakcija pesticida sa zemljištem, površinskim i podzemnim 
vodama je kompleksna i kontrolisana brojnim biološkim, fizičkim i hemijskim reakcijama 
koje se uglavnom odvijaju istovremeno. Uopšeno govoreći, procesi u životnoj sredini koji 
su odgovorni za ponašanje i sudbinu pesticida mogu se svrstati u tri grupe [Kerle i sar., 
1996; Logan, 1999]: 

 Transportni procesi (odgovorni su za pomeranje pesticida od inicijalne tačke 
uvođenja u životnu sredinu, kao i kroz sistem zemljište-voda); 

 Transfer proces (kontrolišu kretanje pesticida u okviru jednog dela životne sredine 
(voda, vazduh, biota, suspendovani sedimenti i sedimenti dna); odnose se na način 
distribucije pesticida između čvrste i tečne faze (npr. zemljište i zemljišni rastvor) 
ili između čvrste i gasovite faze (zemljište i vazduh koji sadrži)); 

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

Različiti tipovi zemljišta, klimatski faktori i način rukovanja pesticidima mogu unaprediti 
ili sprečiti svaki od gore navedenih procesa. Uloga pojedinih faktora zemljišnog profila 
može biti sumirana [Evangelou 1998; Huang i Iskandar, 2000]: 

 tekstura zemljišta utiče na brzinu kretanja vode kroz zemljište i na aktivnu 
površinu zemljišta. Zemljište sa finom teksturom ima veću specifičnu površinu i 
nisku permaebilnost, a samim tim i duže vreme kontakta i veću površinu sorpcije 
za vezivanje  polutanata. Zemljište sa visokim sadržajem gline može biti posebno 
pogodno za zadržavanje polutanata zbog male veličine pora, kao i ogromne 
površine dostupne za sorpciju katjona, 

 permeabilnost zemljišta predstavlja brzinu kretanja vode kroz sloj zemljišta i 
izuzetno je bitan faktor s aspekta zadržavanja polutanata u zemljištu. Sporije 
kretanje vode kroz sloj zemljišta dovodi do porasta vremena kontakta između 
polutanata i zemljišta, 

 dubina zemljišta utiče na dužinu kontakta između polutanata i čestica zemljišta, 
 pH zemljišta utiče na rastvorljivost polutanata i brzinu bioloških procesa 

uklanjanja polutanata. Ukoliko je zemljište kiselije rastvorljivost polutanata je 
veća, smanjenja je sorpcija, kao i efikasnost bioloških procesa, 

 zemljišna organska materija utiče na sorpcioni potencijal zemljišta i nivo biološke 
aktivnosti. Organska materija zemljišta može vezati isparljiva organska jedinjenja, 
metale, nutrijente, pesticide i neke patogene. Takođe, zemljišna organska materija 
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predstavlja izvor energije za mikroorganizme čija je uloga izuzetno bitna u procesu 
transformacije pesticida, 

 nagib zemljišta može uticati na količinu vode koja će se infiltrirati u dublje slojeve 
zemljišta. 

Karakteristike pesticida su takođe bitan faktor prilikom određivanja njihove sudbine. Ove 
karakteristike uključuju: 

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

 

Pesticidi sa dobrom rastvorljivošću, slabom tendencijom adsorpcije i dužom 
perzistentnošću imaju veći potencijal kretanja.  

Adsorpcioni koeficijent KOC predstavlja tendenciju pesticida da bude vezan za čvrstu fazu 
zemljišta. Vrednosti adsorpcionog koeficijenta veće od 1000 ukazuju na snažnu adsorpciju 
molekula pesticida za zemljište i nisku mobilnost. S druge strane, pesticidi sa manjim 
vrednostima adsorpcionog koeficijenta (< 3000-500) će se lakše infiltrirati vodom u niže 
slojeve zemljišta i predstavljati veću opasnost za kontaminaciju podzemnih voda. 

Rastvorljivost pesticida (ppm) predstavlja meru lakoće spiranja pesticida sa useva, 
ispiranja ili površinskog spiranja. Pesticidi sa rastvorljivošću manjom od 1 ppm teže da 
ostanu na površini zemljišta, ne dolazi do njihovog ispiranja, a jedini način njihovog 
kretanja je površinsko spiranje, ukoliko je prisutna erozija zemljišta. Pesticidi sa 
rastvorljivošću većom od 30 ppm će se verovatno kretati sa vodom. 

Perzistentnost pesticidnog jedinjenja određena je njegovim vremenom poluživota. Vreme 
poluživota tj. poluraspada pesticida se definiše kao vreme potrebno da koncentracija 
pesticida opadne na polovinu od početne vrednosti. Smatra se da pesticidi sa vremenom 
poluraspada dužim 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 može pojedinačno iskoristiti u cilju predviđanja sudbine pesticida u životnoj sredini. 
Ponašanje pesticida u okolini zavisiće isključivo od međusobne kombinacije ovih 
karakteristika, kao i njihove kombinacije sa tipom zemljišta i uslovima u polju. Potencijal 
kontaminacije podzemnih voda pesticidima u zavisnosti od karakteristika zemljišta, 
pesticida i količine vode sumiran je u tabeli 2.3-1. 

 

2.3.1.1. Transport pesticida u životnoj sredini 

Pesticidi mogu da se trodimenionalno kreću kroz medije životne sredine. Priroda pesticida 
i vrsta medija kroz koji se kreću odrediće površinu njihovog kretanja, način skupljanja, 
brzinu kretanja i rezistentnost u zemljištu. Pesticidi mogu biti prisutni u zemljištu, vodi, 
vazduhu i tkivima organizama (biljke, ptice, ribe i ljudi). Prenos pesticida posle primene 
uključuje nekoliko simultanih ili sukcesivnih procesa, kao što su: emisija, spiranje, 



Teorijski deo                                                                                                                                           Pesticidi 

48 
 

degradacija, sorpcija/desorpcija, isparavanje, ispiranje, usvajanje od strane biljaka [Kerle i 
sar., 1996; Logan, 1999]. Ovi procesi mogu biti grupisani na one koji utiču na 
perzistentnost (fotodegradacija, hemijska degradacija, mikrobioločka degradacija) i one 
koji utiču 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 ponašanje jedinjenja tokom transporta, 
 Biološke posledice.  

 
Tabela 2.3-1 Potencijal kontaminacije podzemnih voda pesticidima u funkciji karakteristika zemljišta, 
pesticida i količine vode [Kuhard i sar., 2004] 

Potencijal kontaminacije podzemnih voda 
 Nizak rizik Visok rizik 

Karakteristike pesticida 
Rastvorljivost u vodi Slaba Dobra 

Adsorpcija za zemljište Visoka Niska 
Postojanost Niska Visoka 

Karakteristike zemljišta 
Tekstura Fina glina Grub pesak 

Organska materija Visok sadržaj Nizak sadržaj 
Makropore Nekoliko, male Puno, velike 

Dubina do podzemnih voda 40 m ili više 8 m ili manje 
Zapremina vode 

Kiša/navodnjavanje Male zapremine u retkim 
intervalima 

Velike zapremine u čestim 
intervalima 

 

Transport pesticida u vazduhu 

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

 Pritiska, 
 Temperature isparavanja pesticida, 
 Koeficijenta raspodele između atmosfere i bilo koje druge faze, 
 Metode aplikacije pesticida, 
 Faktor emisije koji se definiše kao odnos emisije i upotrebe pesticida. 

Transport pesticida vazduhom odvija se na nekoliko načina. Pesticidi mogu biti nošeni 
vetrom tokom aplikacije. Takođe, pesticidi mogu biti transportovani putem sitnih čestica 
zemljišta ili lišća. Ovakav način transporta pesticida kada vetar koji nosi pesticide oslabi 
dovoljno da pestidici padaju svuda po površini naziva se suva depozicija. Pesticidi mogu i 
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zajedno sa kapima kiše pasti na zemlju, pri čemu je ovaj vid transopta označen kao mokra 
depozicija. 

 

Transport pesticida u vodi 

Transport pesticida u vodi odvija se putem mokre depozicije, spiranjem sa površine, 
infiltracijom vode u dublje slojeve zemljišta, kanalizacijom, rekama. U pogledu transporta 
pesticida voda se u mnogome ponaša kao vazduh. Pesticidi mogu biti relativno mobilni 
ukoliko su suspendovani u rečnim koritima. Vode koje se kreću brže mogu bolje prenositi 
pesticide kao i čestice za koje pesticidi mogu biti adsorbovani. Pesticidi u otvorenim 
vodenim sistemima mogu da flotiraju na površini, difunduju u dublje slojeve ili se mogu 
taložiti na sedimentima rečnog dna. Pesticidi transoptovani sa površinskih slojeva kroz 
profil zemljišta mogu dospeti u podzemne vode ili dublje slojeve akvifere. Zbog spiranja 
pesticida sa površine, erozije, ulivanja  podzemnih voda u recipijente, površinske vode 
takođe mogu biti kontaminirane pesticidima. Sudbina pesticida i njihov transport su 
primarno kontrolisani podpovršinskim i površinskim okolnostima, načinom primene i 
zavise od niza fizičkih, hemijskih i bioloških procesa (evapotranspiracija, infiltracija, 
usvajanje preko korena, disperzija, sorpcija, isparavanje) [Allen-King, 2000]. 

 

Transport pesticida u zemljištu 

Ukoliko pesticid dospe u zemljište moguća su tri puta njegovog kretanja: 

 Kretanje kroz slojeve zemljišta sa vodom, 
 Vezivanje za čestice zemljišta, 
 Organizmi prisutni u zemljištu ili slobodni enzimi mogu metabolizovati pesticide. 

Tektura (procenat peska, mulja i gline) i struktura zemljišta igraju glavnu ulogu u 
procesima transporta pesticida. Zemljišta sa visokim sadržajem peska dozvoliće da voda 
brzo prođe, ne vezuju dobro pesticide, i uglavnom, ne sadrže populaciju mikroorganizama 
kao druga zemljišta. S druge strane, zemljišta sa visokim sadržajem gline i organske 
materije usporiće kretanje vode, vezati lako pesticide i odlikuju se većom raznolikošću 
populacije zemljišnih organizama koji mogu metabolizovati pesticide [Fishel, 2005].  

 

Transport pesticida u organizmima 

Proces akumulacije pesticida u organizmima označena je kao bioakumulacija. Pesticidi 
koji se bioakumuliraju u organizmima uglavnom pripadaju grupi perzistentnih pesticida. 
Naime, oni se ne razlažu lako i zadržavaju svoju formu čak i posle ingestije. Kretanje 
pesticida od mesta ulaska u organizam do mesta delovanja obuhvata mobilnost pesticida i 
efikasnost transportnih mehanizama biljaka i životinja. Na primer, sistemski herbicidi 
mogu da se kreću od mesta ulaska do mesta delovanja, dok se drugi herbicidi ne kreću 
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kroz biljke ili životinje, i deluju na mestu direktnog kontakta sa tkivom. Stepen prodiranja 
zavisi od permeabilnosti samog organizma prema primenjenom pesticidu. Permeabilnost, s 
druge strane, varira značajno između biljaka i insekata, čak i između razlišitih tkiva u 
istom organizmu. Na primer, respiratorni i digestivni sistemi životinja su obično 
permaebilniji od kože [Fishel, 2005]. Poslednjih godina raste zabrinutost u vezi sa 
potencijalnim dejstvom mnogih pesticida kao endokrinih disruptora. Kao posledica toga, 
upotreba pesticida, za koje je potvrđeno da dovode do poremećaja rada endokrinog 
sistema, je zabranjena. Evropska mreža protiv upotrebe pesticida (engl. Pesticides Action 
Network Europe) preporučuje dodatnu kontrolu prilikom odobrenja upotrebe nekog 
pesticida u Evropi u pogledu njegovog potencijalnog dejstva kao endokrinog disruptora. 
Direktivom 91/414/EEC, Evropska mreža protiv upotrebe pesticida preporučuje da se 
zabrani upotreba sledećih pesticida: atrazina, endosulfana, vinklozolina, alahlora, fentin-
acetata, lindana, linurona, maneba, tirama, i zineba. Takođe, ova mreža je sačinila 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 stanovišta 
kontrole štetočina. Obično, primenjeni pesticid mora da se kreće kroz zemljište da bi 
omogućio klijanje semena. S druge strane, previsoka pokretljivost može dovesti do 
smanjenja efikasnosti kontrole štetočina, kontaminacije površinskih i podzemnih voda i 
uticati na druge organizme uključujući i čoveka. Putevi kojima se može odvijati transfer 
pesticida iz jednog u drugi deo životne sredine su [Logan 1999]: 

 Adsorpcija/desorpcija, 
 Isparavanje 
 Ispiranje, 
 Spiranje, 
 Usvajanje. 

 

Adsorpcija/desorpcija  

Adsorpcija pesticidnih jedinjenja za zemljište je bitna fizičko-hemijska karakteristika koja 
određuje njihovu sudbinu u životnoj sredini. Adsorpcija pesticida posledica je interakcije 
pesticida i aktivnih centara zemljišta. Tendencija pesticida da bude adsorbovan je 
određena zemljišnim adsorpcionim koeficijentom Kd, koji se definiše kao odnos 
koncentracije pesticida adsorbovane za zemljište (cs) i koncentracije zaostale u zemljišnom 
rastvoru (ce) u uslovima ravnotežne raspodele (jednačina 2.3-1). 

e

s
d c

c
K 

            (2.3-1) 
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Polazeći od pretpostavke da je organska materija glavni sorbent u zemljištu, deljenjem 
adsorpcionog koeficijenta Kd sa sadržajem organskog ugljenika (w(OC)) u zemljištu, 
dobija se adsorpcioni koeficijent KOC, koji je merilo adsorpcije datog jedinjenja koja ne 
zavisi od tipa zemljišta (jednačina 2.3-2). 

100
)(OCw

K
K d

oc 

          (2.3-2) 

Visoka vrednost adsorpcionog koeficijenta KOC ukazuje na tendenciju datog pesticida da 
bude radije adsorbovan za aktivne cente zemljišta nego da zaostane u zemljišnom rastvoru. 
Faktori od kojih zavise procesi adsorpcije/desorpcije pesticida mogu se podeliti na fizičko-
hemijske osobine zemljišta i osobine pesticidnog jedinjenja. Od osobina zemljišta mogu 
biti izdvojene sledeće: 

 Tekstura zemljišta (zemljišta bogata organskom materijom imaju veću moć 
adsorpcije od mulja i peska zbog većeg broja aktivnih centara za koja se mogu 
vezati pesticidi), 

 Vlažnost zemljišta (vlažna zemljišta teže da adsorbuju slabije pesticide od suvih 
zbog kompeticije molekula vode sa pesticidima za vezivanje za aktivne centre 
zemljišta), 

 Sadržaj organske materije (prirodna organska materija povećava rastvorljivost i 
pokretljivost visoko hidrofobnih kontaminata kao što su polihlorovanifenoli, 
PAHs, heksahlorbenzen i neki pesticidi, dok s druge strane, transport manje 
hidrofobnih kontaminata ne zavisi od sadržaja prirodne organske materije) 

 pH vrednosti zemljišta, 
 distribucija čestica po veličini, 
 temperatura. 

 

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

Istraživanje uticaja temperature, vlažnosti i koncentracije elektrolita na adsorpciju atrazina 
za četiri vrste zemljišta, pokazalo je da sposobnost adsorpcije raste sa porastom 
koncentracije elektrolita, smanjenjem vlažnosti, a opada sa porastom temperature [Dao i 
Lavy 1978; Wauspore i Myers, 1985]. Wauspore i Myers (1985) su potvrili da je 
adsorpcija atrazina u pozitivnoj korelaciji sa sadržajem organske materije i gline, dok je 
Huang (1984) pronašao da je adsorpcija atrazina jača ukoliko su čestice zemljišta prečnika 
manjih od 20 µm. 

Razvijeno je do sada nekoliko modela koji opisuju adsorpciju pesticida za zemljište pri 
ravnotežnim i ne-ravnotežnim uslovima. Najčešće korišćen model za opisivanje procesa 
adsorpcije pesticida za zemljište je Freundlich-ova izoterma (jednačina) [Huang i sar., 
1997; Crecchio i sar., 1992] 
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efs c
n

Kc log1loglog 
         (2.3-3) 

gde je: Kf-Freundlich-ova konstanta (odnosi se na adsorpcioni kapacitet), n-Freundlich-ov eksponent (odnosi 
se na intenzitet adsorpcije), cs-ravnotežna koncentracija pesticida u zemljištu, i ce-ravnotežna koncentracija 
pesticida u zemljišnom rastvoru. 

 

Bolan i Baskaran (1996) su ispitivali adsorpciju/desorpciju i degradaciju herbicida 2,4-D 
koristeći 10 vrsta zemljišta sa Novog Zelanda sa različitim sadržajem organske materije ii 
gline. Ovi istraživači su utvrdili da stepen adsorpcije raste sa porastom sadržaja organskog 
ugljenika, kao i da stepen desorpcije herbicida 2,4-D sledi kinetiku reakcije prvog reda u 
pogledu površinske koncentracije i opada sa porastom sadržaja organskog ugljenika.  

 

Isparavanje    

Isparavanje kao proces konverzije pesticida koji se nalaze u čvrstom ili tečnom stanju u 
gasovito određuje njegovo kretanje vazdušnom strujom nakon primene [Frazar 2000]. 
Intenzitet isparavanja pesticida zavisi od napona pare, tj. Henrijeve konstante datog 
jedinjenja, pri čemu veća vrednost konstante ukazuje na tendenciju pesticida ka 
isparavanju i gubitku pesticida u atmosferu. Gubitak pesticida isparavanjem je u većini 
slučajeva neznatan u poređenju sa gubitkom spiranjem. Brzina isparavanja zavisi od 
nekoliko faktora, a neki od njih su slični onima koji utiču na transport pesticida u vazduhu: 

 Temperatura (ispravanju pogoduje visoka temperatura), 
 Vlažnost (niska vlažnost favorizuje isparavanje), 
 Kretanje vazduha, 
 Karakteristike zemljišta (tekstura, sadržaj organske materije, karakteristike 

pesticida, temperatura, ratvorljivost, koeficijent raspodele između atmosfere i 
drugih faza) 

 Način primene pesticida. 
 

Spiranje 

Spiranje predstavlja horizontalno premeštanje molekula pesticida po površini zemljišta. 
Spiranje pesticida sa poljoprivrednih površina ima značajan udeo u ukupnom operećenju 
površinskih voda pesticidima. Ovaj vid transporta pesticida značajan je ukoliko je 
akumulacija vode na površini zemljišta izraženija od njene infiltracije u dublje slojeve 
zemljišta. Obuhvata kretanje u vodi rastvorene ili suspendovane količine jedinjenja, kao i 
deo jedinjenja koji se zajedno sa vodom kreće sa tretirane površine, jer je fizički vezan za 
zemljišne čestice. Stoga, transport pesticida tokom površinskog 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 zavisiće od protoka vode, dok 
ukoliko je nalazi u formi asocijata sa česticama ili koloidima njegov transport zavisiće od 
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kretanja tih čestica ili koloida. Spiranje pesticida zavisi od niza faktora, kao što su [Cohen 
i sar.,  1995]: 

 Nagiba površine, 
 Teksture, vlažnosti i erozivnosti, 
 Količina i trajanje padavina i navodnjavanja, 
 Prisustva vegetacije, 
 Fizičko-hemijskih karakteristika pesticida. 

 

Ukoliko se kontaminirana voda koristi nizvodno spiranje pesticida može dovesti do 
kontaminacije podzemnih voda, oštećenje useva, trovanje životinja ili ljudi. U praksi se 
smanjenje spiranja pesticida postiže na različite načine: monitoringom vremenskih uslova, 
pažljivim navodnjavanjem, povećanjem retencije pesticida na lišću zaprašivanjem 
mešavinom aditiva. 

 

Ispiranje 

Ispiranje je vertikalno premeštanje pesticida po profilu zemljišta. Sa stanovišta zaštite 
životne sredine ispiranje pesticida je najbitniji od pomenutih procesa zbog moguće 
kontaminacije podzemnih voda. Međutim, da li će pesticidi dospeti do podzemnih voda,ne 
zavisi samo od njihovog kretanja kroz slojeve zemljišta, već i od njihov isčezavanja 
(gubljenja) iz zemljišta. Na primer, ukoliko je degradacija pesticida dovoljno brza u 
poređenju sa brzinom ispiranja, doći će do razgradnje pesticida pre nego dospeju do 
podzemnih voda, i stoga neće predstavljati rizik po okolinu. Brzina ispiranja određuje 
koliko se dugo pesticidi zadržavaju u površinskim slojevima zemljišta, gde je mogućnost 
degradacije ili isčezavanja veća. Faktori koji utiču na brzinu ispiranja su: 

 Fizičko-hemijske karakteristike pesticida, 
 Adsorpcija za čestice zemljišta (rastvorljivost – pesticidi rastvorni u vodi bolje se 

kreću kroz slojeve zemljišta i postojanost – manja je verovatnoća da će doći do 
ispiranja pesticida koji se brzo razlažu), 

 Karakteristike zemljišta (kapacitet adsorpcije i permeabilnost), 
 Način i učestalost primene pesticida.  

 

Najbitniji faktori koji određuju da li će doći do ispiranja pesticida ili ne su sposobnost 
degradacije pesticida i njegove sorpcione karakteristike. Ukoliko su poznate fizičko-
hemijske karakteristike jedinjenja, i ukoliko je određena, tj. poznata, vrednost 
koeficijenata sorpcije, KOC, može se oceniti i potencijal ispiranja. Jedan od najčešće 
korišćenih kriterijuma je predstavljen u tabeli 2.3-2. Očigledno je da će pesticidi koji su 
slabo sorbovani za čestice zemljišta i postojani prema degradaciji, biti isprani, i stoga se 
mogu naći i u podzemnim vodama.  
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Tabela 2.3-2 Kriterijumi za procenu pokretljivosti i postojanosti pesticida u zemljištu [Roberts, 1996] 

Klasa pokretljivosti 
jedinjenja 

Kritična vrednost KOC 
(mL g-1) 

Klasa postojanosti 
jedinjenja 

Vreme poluraspada 
(DT50) (dani) 

Nepokretno > 4000 Nepostojano < 5 
Slabo pokretno 4000 – 500 Slabo postojano 5 – 21 
Umereno pokretno 499 – 75 Umereno postojano 22 – 60 
Pokretno 74 – 15 Veoma postojano > 60 
Veoma pokretno < 15   

 

Usvajanje 

Usvajanje pesticida od strane biljaka ili životinja zavisi od uslova u okolini, fizičko-
hemijskih karakteristika pesticida i zemljišta. Najznačajniji faktori koji utiču na usvajanje 
pesticida biljkama su: vrsta biljaka, faza rasta i namena [FinlaysoniMacCarthy, 1973]. 
Karakteristike zemljišta, kao što su pH, temperatura, frakcija gline, sadržaj vlage i 
organske materije, takođe utiču na usvajanje pesticida biljakama.  

 

2.3.1.3. Transformacija pesticida  

Transformacija ili degradacija pesticida je glavni proces gubitka mnogih pesticida nakon 
primene. Pesticidi u životnoj sredini podležu hemijskoj, fotohemijskoj i mikrobiološkojj 
degradaciji. Ovaj pojam ne treba poistovećivati sa pojmom isčezavanja (gubljenja) 
pesticidnog jedinjenja, koje može nastati kao rezultat degradacije, isparavanja, ispiranja, 
spiranja i usvajanja drugim organizmim, a koji se često koristi u situacijama kada nije 
moguće utvrditi koji proces dovodi do smanjenja koncentracije pesticidnog jedinjenja 
[Đurović, 2011]. Uglavnom, procesima degradacije od štetnih pesticida, koji prilikom 
aplikacije dospevaju u životnu sredinu,  nastaju neškodljiva jedinjenja. Međutim, 
zabeleženi su i slučajevi formiranja toksičnih transformacionih proizvoda [Aksu 2005].  

 

Mikrobiološka degradacija 

Mikrobiološka degradacija (biodegradacija) je rezultat metabolizma pesticida od strane 
organizama prisutnih u zemljištu, i u većini slučajeva je glavni put degradacije pesticida u 
zemljištu. Nastaje kada gljive, bakterije i drugi mikroorganizmi razlažu molekule pesticida 
i koriste ih kao izvore biogenih elemenata i energije. S druge strane, pesticidi mogu da 
deluju na mikroorganizme, menjajući njihov biodiverzitet, brojnost, aktivnost i ritam 
razmnožavanja. To delovanje može biti direktno i indirektno. Pesticidi najčešće deluju 
direktno i izazivaju smrt ćelije, koja nastaje remećenjem raznih procesa, kao što su 
smanjenjenje propustljivosti citoplazmatične membrane, narušavanje procesa katabolizma, 
prenosa elektrona i oksidativne fosforilacije i promena u procesu disanja i sinteze 

http://link.springer.com/search?facet-author=%22D.+G.+Finlayson%22
http://link.springer.com/search?facet-author=%22H.+R.+MacCarthy%22
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organskih jedinjenja. Indirektnim delovanjem pesticida menjaju se neke od osnovnih 
životnih funkcija mikroorganizama, kao na primer: biosinteza proteina (odražava se na 
rast i razmnoavanje), struktura i propustljivost ćelijskih membrana (odražava sse na odnos 
van/unutarćelijskih enzima), transport indolsirćetne kiseline, sinteza giberelina i nivo 
etilena [Radivojević i sar., 2007].   

Biodegradacija organskih jedinjenja može biti podeljena na: 

 Biodegradaciju koja počinje odmah nakon primene,  
 Biodegradcije koja zahteva izvestan period akumulacije, a zatim dolazi do brze 

biodegradacije, 
 Ukoliko su pesticidi perzistentni biodegradacija je spora ilii se ne dešava. 

 

Nekoliko kinetičkih modela je predloženo, uključujući kinetičke modele prvog i drugog 
reda, za praćenje kinetike biodegradacije. Koeficijent brzine ovih reakcija zavisi od 
temperature, pH i od dostupnosti nutrijenata. Generalno, brzina biodegradacije zavisi od 
velikog broja činilaca međusobno veoma zavisnih, kao što su: 

 Uslovi u zemljištu (temperatura, pH, sadržaj organske materije) 
 Učestalost upotrebe pesticida (naizmenična upotreba različitih klasa pesticida 

smanjiće potencijalne probleme mikrobiološle degradacije kao i rezistentnost 
štetočina)  
 

Hemijska degradacija 

Hemijska degradacija ili abiotička transformacija uključuje reakcije kao što su: hidroliza, 
oksidacija/redukcija i jonizacija [Whitford i sar., 1995, Evangelou 1998]. Reakcije 
hidrolize su zavisne od pH vrednosti sredine. Nekoliko grupa jedinjenja, kao što su: amidi, 
karbamati, estri karboksilnih kiselina, epoksidi, laktoni, estri fosforne kiseline, estri 
sulfonske kiseline, su posebno podložni reakcijama hidrolize. Brzina oksido-redukcionih 
reakcija takođe zavise od pH vrednosti sredine, kao i od vrednosti redoks potencijala. 
Tako je vreme poluživota organofosfornih pesticida u redukcionim uslovima reda veličine 
nekoliko minuta. Jonizovani oblici organskih kiselina i baza mogu se značajno razlikovati 
u pogledu rastvorljivosti, adsorpcije i toksičnosti od neutralnih molekula. Na primer, 
jonizovani oblici organskih kiselina su generalno u većem stepenu adsorbovani od 
neutralnih formi. Osim toga, rastvorljivost jonskih vrsta je veća od rastvorljivosti 
neutralnih vrsta. 

 

Fotodegradacija 

Fotohemijska degradacija (fotoliza) pesticida predstavlja degradaciju molekula pesticida 
pod dejstvom sunčeve svetlosti, pri čemu može da se odvija na lišću, na površini zemljišta 
i u vazduhu. Direktna fotoliza uključuje direktnu apsorpciju zračenja 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 karakteriše kinetikom prvog reda. Brzina reakcije indirektne fotolize zavisi 
od energije potrebne da dodje do cepanja molekula, dostupnog intenziteta zračenja i 
prisustva intermedijera koji omogućavaju proces indirektne fotolize (tzv. fotosenzitera). 
Svi pesticidi su podložni određenom stepenu fotolize. Faktori koji utiču na fotodegradaciju 
pesticida su: intenzitet sunčevog zračenja, vreme ekspozicije, karakteristike položaja, 
metode aplikacije i karakteristike pesticida. Pesticidi koji se nanose na listove su 
podložniji fotodegradaciji od onih koji se inkorporiraju u zemljište.     

Mnogobrojni faktori koji određuju sudbinu pesticida u životnoj sredini mogu biti sumirati 
na sledeći način: 

 tip zemljišta: sastav (glina, mulj, pesak), struktura (zapreminska težina, specifična 
površina), 

 karakteristike pesticida: fizičke (rastvorljivost, stabilnost, napon pare, osetljivost na 
zračenje) i hemijske karakteristike, 

 klimatski uslovi: padavine, temperatura, zračenje, vlažnost, 
 biološka populacija: vrsta, sadržaj nutrijenata, 
 način primene pesticida: u vidu vodenog rastvora, suspenzije, granulisan, rastvoren 

u organskom rastvaraču.  
 

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 i uveden prvi put 
na tržište 1994. godine.Ciprodinil deluje tako što inhibira sintezu metionina [Shah 2003]. 
Koristi se za suzbijanje uzročnika čađave pegavosti lista i krastavosti plodova jabuke 
(Venturia inequalis), kao i za suzbijanje sušenja cvetova i grančice i mrke truleži plodova 
višnje (Monilia laxa). U Srbiji se u prodaji može naći pod komercijalnim nazivom 
Chorus® 50 WG. Aktivna materija preparata, ciprodinil, prodire unutar tkiva lista i ploda, 
čime se obezbeđuje produženo delovanje bez obzira na vremenske uslove i sprečava 
ispiranje preparata kišom. Chorus 50 WG je jedini fungicid koji deluje na niskim 
temperaturama (preko 5°C) i obezbeđuje pouzdano delovanje u ranim fazama razvoja 
biljaka zbog čega je nezamenljiv u programu zaštite jabuke u fazama od mišijih ušiju do 
kraja cvetanja. Izrazito je sistematičan fungicid, koji se brzo usvaja od strane zelenih 
delova biljke. Prodiranje u lišće traje nekoliko sati posle primene (sporije na niskim 
temperaturama), a dva časa nakon prskanja kiša ga više ne može isprati. Najbitnije fizičko-
hemijske karakteristike ciprodinila, kao i strukturna formula istog prikazane su u tabeli 
2.3-3. 
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Tabela 2.3-3 Fizičko-hemijske karakteristike i strukturna formula ciprodinila 

Strukturna formula 

 

Empirijska formula C14H15N3 

Molekulska masa 225.3 
boja bež 
Miris  slab 
Tačka topljenja (◦C) 75.9 
Gustina (g cm-3) 1.21 
Rastvorljivost (g/100 mL) 0,0016 
Konstanta disocijacije na 25 (◦C) pKa 4.44 

Oktanol/voda podeoni koeficijent logKOW 
3.9 na pH 5 
4.0 na pH 7 i pH 9 

 

 

Ciprodinil je rastvorljiv u vodi, ali nije lako isparljiv iz vlažnog zemljišta ili vodene 
površine. Iako visok oktanol/voda podeoni koeficijent sugeriše visok potencijal ciprodinila 
za biokoncentracijom ili bioakumulacijom, studije bioakumulacije kod riba pokazuju 
nizak nivo. Ciprodinil ne podleže lako hidrolizi, dok fotoliza neće dovesti do značajne 
transformacije ciprodinila u zemljištu i vodi. Utvrđeno je da je glavni izvor isčezavanja 
ciprodinila u životnoj sredini aerobna biotransformacija u zemljištu. Ciprodinil se može 
okarakterisati kao slabo perzistentan do perzistentan u zemljištu, perzistentan u 
sedimentima i umereno perzistentan do perzistentan u sistemu voda/sediment. Istraživanja 
anaerobne biotransformacije ciprodinila u zemljištu i u sistemu voda/sediment pokazuju 
da pri ovim uslovima ne dolazi do biotransformacije. Ciprodinil pokazuje jaku sorpciju za 
zemljište i nisku mobilnost. Ciprodinil se pokazao kao ne toksičan za ptice, male sisare, 
pčele i gliste, umereno toksičan za ribe i veoma toksičan za slatkovodne i morske 
beskičmenjake. Rezultati istraživanja Fang i sar., 2013 ukazuju da ciprodinil deluje kao 
aktivator aril-hidrokarbon receptora (AhR), slično toksičnim polutantima benzo(a)-pirenu i 
2,3,7,8-tetrahlorodibenzo-p-dioksinu, dovodeći do poremećaja rada endokrinog sistema, 
kao ekstracelularnim signalom regulisane kinaze (ERK). 

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

Boje su supstance koje se karakterišu sposobnošću da apsorbuju vidljivu svetlost (400-700 
nm). Uloga boja u u životu savremenog čoveka 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 odeće, posuđa, kuća i drugih predmeta. Boje su se najčešće 
dobijale iz biljnih sirovina, ali su se upotrebljavale i razne obojene gline, oksidi raznih 
metala i drugi proizvodi. Tek 1856. godine Perkin je dobio u laboratoriji prvu sintetsku 
boju, movein, i od tada je počelo da se razvija industrijsko dobijanje sintetskih boja. Osim 
rada na sintezi novih boja, rađeno je i na poboljšanju njihovog kvaliteta, kao i na dobijanju 
postojano obojenih materijala. Za boju se kaže da je uspešna kao sredstvo za bojenje ako 
zadovoljava sledeće uslove: trajnost, postojanost pri procesu pranja i postojanost na uticaj 
svetlosti. 

 

2.4.1. Boja kao fizičko-fiziološka pojava 

Obojenost molekula i jona posledica je sposobnosti ovih čestica da apsorbuju 
elektromagnetno zračenje između 400 i 700 nm, u takozvanoj vidljivoj oblasti spektra. 
Molekul apsorbuje svetlosnu energiju i dolazi do prelaza jednog elektrona nivo više 
energije (pobuđeno stanje). U tehničkom smislu pod bojom se podrazumevaju supstance 
koje apsorbuju u vidljivom delu spektra, a imaju sposobnost da boje tekstilna vlakna ili 
druge materijale, manje ili više trajno, gradeći sa njima hemijsku vezu ili vezujući se za 
njih stalnim fizičkim silama. 

Svetlost može biti apsorbovana u celini, delimično ili uopšte da se ne apsorbuje od strane 
gasova, tečnosti ili čvrstih supstanci. Deo svetlosti koja se ne apsorbuje može da se 
reflektuje od površine tečnosti ili čvrste supstance ili može da prođe kroz gasove, tečnosti 
ili čvstu supstancu. Svetlost koja se emituje iz izvora svetlosti, kao i reflektovana ili 
propuštena svetlost, dolazi do oka i kao rezultat različitih procesa u oku i između oka i 
mozga dolazi do doživljaja obojenosti.  

Pojava obojenosti (boja) je zasnovana na različitim fizičkim, hemijskim, fiziološkim i 
psihološkim procesima. Deo spektra elektromagnetnog zračenja koji vidi čovek je između 
400 i 700 nm. Ako elektromagnetno zračenje dopre do tela koje reflektuje svu vidljivu 
svetlost na difuzni način i uz potpunu refleksiju onda čovekovo oko vidi belu boju, sa 
druge strane, ako telo apsorbuje svu svetlost, boja će biti crna. Ako apsorbuje konstantan 
deo svetlosti  u celom opsegu od 400 do 700 nm boja će biti siva. Bela, crna i siva su 
ahromatske boje. Nasuprot ahromatskim bojama, tela koja imaju hromatske boje pokazuju 
jednu ili više 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 
će biti reflektovan. Boja koju doživljava posmatrač komplementarna je boji apsorbovane 
svetlosti. Name,ukoliko materija apsorbuje zeleno-plavo svetlo talasne dužine od 480 nm, 
osvetljena belim svetlom, izgleda narandžasto-žuto. 
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2.4.2. Hemijske karakteristike organskih boja 

Ispitivanja korelacije hemijske strukture jedinjenja i njegove boje počele su sa prvim 
danima hemije boja. Vezom hemijskog sastava i boje bavio se veliki broj naučnika.Godine 
1868. nemački hemičari Carl Graebe i Carl Liebermann ukazali su na moguću korelaciju 
između hemijske strukture jedinjenja i njegove obojenosti otkrivši da boje sadrže nizove 
konjugovanih dvostrukih veza. Samo osam godina kasnije, nemački hemičar Witt je 
svojom teorijom „Hromofora i auksohroma“ prvi pokazao da postoji određena zavisnost 
između strukture molekula boje, obojenosti i sposobnosti vezivanja boje za vlakno. Witt 
je, izučavajući izvestan broj hemijskih jedinjenja izvedenih iz benzola, naftalina i 
antracena, došao do saznanja da ova jedinjenja mogu biti obojena ukoliko sadrže 
nezasićene grupe koje imaju sposobnost selektivne apsorpcije vidljive svetlosti. Witt je 
ove grupe nazvao hromoforama. Najvažnije hromoforne grupe su: etilenska, azometanska, 
azo, karbonilna, nitrozo, azoksi, nitro i hinoidna. Uvođenjem hromofornih grupa u 
aromatične sisteme postiže se pomeranje apsorpcije elektromagnetnog zračenja iz UV u 
susedno vidljivo područje spektra. Konjugacijom hromofore gube svoje individualne 
karakteristike i postaju deo nove produžene hromofore. Molekul koji sadrži hromoforu 
naziva se hromogen. Hromogen nije boja, u tehničkom smislu, jer nema potreban afinitet 
prema tekstilnom vlaknu. Zato se u hromogen uvodi grupa, koja sama ne apsorbuje 
vidljivu svetlost, ali utiče na osnovne osobine obojenog jedinjenja. Takve grupe se 
nazivaju auksohromama. One sadrže jedan ili više atoma sa slobodnim elektronskim 
parovima koji mogu učestvovati u konjugaciji sa  elektronima nezasićene hromofore i 
tako dolazi do nastajanja nove produžene hromofore sa novim osobinama. Dakle, 
uvođenje auksohrome ima dvostruki uticaj: uzrokuje batohromno pomeranje u apsorpcije 
molekula i omogućava vezivanje boje za različite materijale, kao što su tekstilna vlakna, 
papir, koža i slično. 

Klasifikacija boja izvršena je prema poreklu, načinu primene, karakteristikama boja i 
hemijskoj strukturi. Podela prema poreklu izvršena je kada je broj poznatih boja bio 
neznatan, a poznavanje strukture oskudno. Po ovoj osnovi boje su podeljene na 
bojebiljnog porekla,životinjskog porekla i bojemineralnog porekla. Prema načinu primene 
boje se dele na one koje se primenjuju u tekstilnoj, grafičkoj, hemijskoj, prehrambenoj i 
kožarskoj industriji. Podela prema karakteristikama boja izvršena je na boje koje su: 

 rastvorne u vodi (direktne, reaktivne, bazne, kisele, hromrazvijajuće, leukokipen), 
 nerastvorne u vodi (redukcione, sumporne, disperzne-za sintetička vlakna, acetatni 

rejon i perlon, kipene-za pamuk i vunu, uljane i u ulju rastvorne boje, pigmente, 
lakove), 

 rastvorne u benzenu, 
 boje koje nastaju iz supstrata (naftol AS boje (azo), oksidacione, razvijajuće boje 

za acetatni rejon, boje koje nastaju pri diazotipiji (fotografija), boje za kolor 
fotografiju postupkom više slojeva).  
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Podelu prema hemijskoj strukturi izvršio je Venkaterman i sve boje svrstao je u sledeće 
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 najveću grupu boja i od ukupne količine boja, čak 40% otpada na 
njih. Imaju značajnu primenu u bojenju tekstilnog materijala, a njihova zastupljenost 
temelji se na sledećim svojstvima: 

 intenzivna obojenost, 
 dobijaju se jednostavnim postupcima iz lako dostupnih sirovina, 
 javljaju se u skoro svim grupama boja i daju veoma dobra obojenja. 

 
Ova grupa boja kao hromoforu sadrži jednu ili više azo grupa (-N=N-) vezanih uglavnom 
za benzenovo ili naftalensko jezgro, a najčešće 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 i D predstavljaju elektron akceptorske i elektron donorske grupe. 
Većina boja kao elektron akceptorsku grupu sadrže nitro grupu, a kao elektron donorsku 
dialkilamino ili hidroksi grupu.  

 

 

Slika 2.4-1 Struktura azo boja 

 

Sinteza azo boja vrši se u dve etape: 

1. Diazotovanje primarnih aromatičnih amina sprovodi se reakcijom natrijum nitrita sa 
nekim primarnim arilaminom (npr. sulfanilna kiselina) u vodenom rastvoru mineralne 
kiseline pri temperaturi od približno 0 ºC prema sledećoj reakciji: 

O2HNaXXNArN2HXNaNOArNH 222  

    (2.4-1) 

 43 HSO,NO,Br,ClX  

2. Kuplovanje diazonijumovih soli sa fenolima, naftolima, aromatičnim aminima i 
drugim komponentama  
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HClNAr'ArNHAr'ArN2 

        (2.4-2) 

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

Azo boje pokazuju nekoliko specifičnih svojstava: 

 Tautomerija – istovremeno postojanje dva različita izomera istog jedinjenja. Javlja 
se samo u slučaju termodinamičke postojanosti oba izomera. Tautomeri se 
razlikuju po boji, intenzitetu obojenja i kolorističkim svojstvima.  

 Indikatorska svojstva – prisutna su kod određenih azo boja koje u orto položaju 
prema azo grupi imaju hidroksilnu i amino grupu. 

 Obezbojavanje azo boja – nastaje kao rezultat kidanja dvostruke veze azo grupe 
pod dejstvom reduktora, pri čemu 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 karakteristične po tome što u svom molekulu sadrže grupe koje mogu 
učestvuju u građenju kovalentne veze između atoma ugljenika, jona, ili molekula boje i 
atoma kiseonika, azota ili sumpora iz hidroksi, amino ili merkaptanskih grupa 
odgovarajućih makromolekula vlakna. Oko 80% svih reaktivnih boja su azo reaktivne 
boje.Struktura reaktivnih boja se šematskimože prikazati na sledeći način (slika 2.4-2) 
[Zollinger, 2003]: 

 

 
Slika 2.4-2 Šematski prikaz strukture reaktivnih boja 

Kombinacija ovih grupa u molekulskoj strukturi omogućava boji da reaguje sa celulozom i 
proteinskim vlaknima uz formiranje kovalentne veze. Svaka od navedenih grupa doprinosi 
fizičkim svojstvima molekula boje uključujući boju, veličinu, difuziju, rasrtvorljivost i  
postojanost. Reaktivne boje se prema reakcionom mehanizmu dele na: 

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

 boje čije grupe reaguju preko nekoliko adicionih i eliminacionih stupnjeva(boje 
koje sadrže -bromakrilamidnu i -dibrompropionilamidnu grupu) i  

 boje sa grupama koje reaguju tako što stvaraju estarske veze (boje  koje sadrže 
fosfonsku grupu). 
 

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

 

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

Reaktivna grupa ove boje, sulfatoetilsulfon grupa, R-SO2CH2CH2OSO3Na, se lako 
prevodi u reaktivnu vinilsulfon grupu, uz dodatak alkalija: 

OHSOCHCHRSOOHOSOCHCHRSO 2
2
4223222  

   (2.4-3) 

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





 OHCelulozaO2CH2CH2RSO2CHCH2RSOO2H-OCelOHOHCeluloza

(2.4-4) 
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Očigledno je da se veza boja-vlakno, koja se uspostavlja u ovoj reakciji, lako razlaže u 
alkalnoj sredini, odnosno da nagrađeno obojenje ne ispoljava potrebnu postojanost prema 
pranju na višim temperaturama. Međutim, veza koja se ovde uspostavlja sa celulozom vrlo 
je postojana prema kiseloj hidrolizi, što je od značaja za skladištenje obojenog materijala u 
kiseloj atmosferi. Pri bojenju pamučnog materijala reaktivnim bojama potrebno je da se 
obezbedi maksimalno vezivanje boje za celulozu, a da se pri tome što manje hidrolizuje 
boja.  

 

2.4.5. Toksičnost azo boja i uticaj na životnu sredinu 

Nije poznato koliko se tačno tekstilnih boja proizvede u svetu na godišnjem nivou. S 
obzirom da je dostupno oko 100 000 komercijalnih boja, gruba procena je da se na 
godišnjem nivou proizvede od 7× 105do 1x106 tona [Christie 2007]. Iz ovoga je lako 
zaključiti da zajedno s porastom proizvodnje tekstilnih boja, raste i potencijalna 
opasnostpo zdravlje ljudi i životnu sredinu. Opasnost od sintetičkih boja je velika iz 
razloga što je teško kontrolisati upotrebu svih novih boja koja se neprestano sintentišu. Za 
svaku novu boju, budući da predstavlja potpuno novo jedinjenje, ne zna se kako će tačno 
uticati na životnu sredinu i zdravlje ljudi. Naravno, svaka od boja mora proći 
odgovarajuću evaluaciju kako bi se videlo da li je pogodna za upotrebu i bezopasna za 
ljude, ali često se tek nakon nekog vremena manifestuje i uviđa njena štetnost. Osim toga, 
većina sintetičkih boja ima aromatičnu strukturu benzenovog i/ili naftalenskog tipa. 
Poznato je da su mnoga jedinjenja s takvom strukturom kancerogena. Uopšteno govoreći, 
može se reći da toksičnost jedinjenja raste zajedno s brojem benzenovih prstenova u 
strukturi molekula. Sve tekstilne boje sintetišu se tako da budu postojane tokom pranja, na 
hemijsko i mikrobiološko delovanje i na delovanje svetlosti. Zahvaljujući svojstvima 
postojanosti, tekstilne boje su izuzetno perzistentne u životnoj sredini i sklone 
bioakumulaciji. 

Budući da su tekstilne azo boje po svojoj prirodi ksenobioticii teško biorazgradive, 
njihovo uklanjanje iz otpadnih voda privlači sve veću pažnju istraživača koji se bave 
zaštitom životne sredine. Upravo iz navedenih razloga azo boje se nužno moraju ukloniti 
iz otpadnih voda pre ispuštanja u prirodne vodotokove. Uklanjanje obojenja ne 
podrazumeva uvek i uklanjanje toksičnosti. Nepotpuna razgradnja i nastanak sastojaka 
razgradnje tu toksičnost mogu čak i povećati. Stoga je važno da se uspešnost razgradnje 
boja proveri sprovođenjem ekotoksikoloških testova. Od otprilike 3.000 različitih 
tekstilnih azo boja, mali broj je kancerogen i nalazi na listi zabranjenih hemikalija, pa se 
stoga danas u svetu više i ne proizvodi. Kancerogena svojstva azo boja zavise od strukture 
samog molekula i mehanizma razgradnje. Tako su sve azo boje, koja se dobijaju iz 
benzidina izbačene iz proizvodnje i upotrebe i 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 najčešće nastaju 
aromatični amini različitih struktura, koji takođe mogu imati kancerogena svojstva. 
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Najvažniji načini negativnog delovanja sintetičkih boja mogu biti sumirani na sledeći 
način [Slokar i Marechal 1998]: 

 zavisno od koncentraciji boje i trajanju izloženosti nekog organizma boji, mogu 
nastupiti akutni i/ili toksični efekti, 

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

 svojom prisutnošću u vodi i smanjenjem prodiranja sunčevog zračenja, ove boje 
indirektno izazivaju promene na organizmima koji čine početak lanca ishrane u 
prirodi. 
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2.5. Biotestovi 

Biotestovi se zasnivaju na merenju odgovora test organizma koji  je izložen zagađujućoj 
materiji u odnosu na kontrolni uzorak. Koriste se za određivanje nivoa toksičnosti ciljanog 
polutanta ili kompleksnog vodenog matriksa (na primer površinskih voda, podzemnih 
voda, otpadnih voda) za akvatične organizme. Test organizmi koji se najčešće koriste u 
ove svrhe mogu biti grupisani na: mikroorganizme, alge i biljke, beskičmenjake i ribe 
[Fare i Barcelo, 2003]. U  tabeli 2.5-1 su prikazane grupe najčešće korišćenih organizama, 
karakteristični organizmi iz svake grupe, metode i primena.  

 

2.5.1. Beskičmenjaci kao test organizmi 

Beskičmenjaci se široko primenjuju za određivanje toksičnih efekata polutanata u 
vodenom matriksu. Najčešće korišćeni 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 živih (pokretljivih) Daphnia nakon određenog perioda 
inkubacije (24 i 48h za akutne testove toksičnosti; 21 dan za hronične testove toksičnosti). 
Prednost primene vrste Daphnia za rutinske testove toksičnosti ogleda se u visokoj 
osetljivosti prema polutantu, kratkom ciklusu reprodukcije i partenogenetsoj reprodukciji 
[Tothill i Turner, 1996]. 

Ostali razvijeni testovi toksičnosti sa beskičemenjacima kao test organizmima su oni 
zasnovani na Artemia salini i morskim ježevima. Artemia salina je test organizam 
korišćen tokom mnogih toksikoloških testova i istraživanja, kao što su: skrining 
bioaktivnih jedinjenja u prirodnim proizvodima, detekcija cijanobakterijske i toksičnosti 
algi u vodi, detekcija antropogenog zagađenja u životnoj sredini [Ruebhart i sar., 2008]. 
Artemia biotestovi su atraktivni zbog: i) komercijalno dostupnih cisti, ii) Artemia se može 
održati neodređeno vreme u formi cisti i lako može doći do izleganja, iii) testovi su brzi, 
jednostavni i jeftini, iv) zahtevaju male zapremine uzoraka i može se istovremeno 
analizirati veliki broj uzoraka (mikroploče), v) testovi su u skladu sa pravilima etike u 
istraživanjima koje se sprovode nad životinjama u mnogim zemljama [Ruebhart i sar., 
2008]. 

Embrioni morskog ježa se, uglavnom, koriste za procenu toksičnosti morske vode. Osim 
toga, zbog visokog saliniteta otpadnih voda iz štavionica koze, toksičnost ovih voda prema 
embrionima morskog ježa je takođe ispitivana [Meric i sar., 2005]. 

Zbog svoje velike osetljivosti, ovi organizmi se, u većini slučajeva, ne mogu koristiti za 
ispitivanje toksičnosti veoma zagađenih vodenih matriksa, kao što su na primer 
industrijske otpadne vode. 



Teorijski deo                                                                                                            Biotestovi 

66 
 

2.5.2. Biljke i alge kao test organizmi 

Biotestove koji koriste biljke kao test organizme karakteriše niska cena održavanja i 
različita procena završne tačke  (stopa klijavosti, masa bomase, aktivnost enzima). Na 
primer, Valerio i sar. (2007) su vršili procenu osetljivosti zelene salate u fazi klijanja, 
prolongacije korena i nekrozi korena, njenim izlaganjem različitim koncentracijama 
rastvorljivih elemenata u sistemu zemljište-vodeni rastvor, kao alternativni način 
utvrđivanaja toksičnosti zemljišta. Međutim, testovi zasnovani na odzivu rasta biljaka traju 
dugo, obično 4-6 dana za merenje dužine korena. Biljke kao test organizmi su korišćene za 
procenu toksičnosti organskih i neorganskih zagađivača [Date i sar., 2005; Di Salvatore 
2008; Wieczorek i Wieczorek, 2007], nanočestica [Lin i Xing 2007], zagađenog zemljišta 
[Robidoux  sar., 2004; Zorrig i sar., 2010], čvrstog otpada i muljeva [Renoux i sar., 2001]. 

S druge strane, svog svoje sveprisutnosti i kratkog životnog ciklusa, alge predstavljaju 
pogodne test organizme za toksikološka istraživanja. Na kraju ekspozicije, broj algi, 
određen pomoću  automatskog brojača čestica, i inhibicija rasta algi se koriste kao 
pokazatelj toksičnosti. Glavni nedostaci primene algi kao test organizama su teškoće 
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 transformišu ugljenik, 
sumpor i azot, ii) enzimskoj aktivnosti, iii) rastu, smrtnosti i fotosintezi, iv) usvajanju 
glukoze, v) potrošnji kiseonika, vi) luminiscenciji [Tothill i Turner, 1996]. Testovi 
iskoristivog ili dostupnog organskog ugljenika (engl. Assimilable Organic Carbon, AOC), 
s jedne strane, i testovi inhibicije potrošnje kiseonika i bakterijske luminiscencije, s druge 
strane, široko se primenjuju za određivanje toksičnosti vode za piće i otpadnih voda, 
respektivno. AOC biotestovi mogu se smatrati kao mera potencijala određene vode da 
podrži ponovni rast bakterija. Ponovni rast bakterija je limitiran za AOC vrednosti manje 
od nekoliko desetina µg L-1 [LeChevallier i sar., 1991]. Uzorci vode se najpre inokulišu sa 
Pseudomonas fluorescens P17 i Spirilium sp. NOX do postizanja određene gustine 
bakterija. Inokulisani uzorci se zatim inkubiraju, a rast bakterija meri periodično 
brojanjem na ploči. 

Testovima inhibicije potrošnje kiseonika aktivnim muljem (za karbonatnu i amonijačnu 
oksidaciju) vrši se procena uticaja određenog supstrata na potrošnju kiseonika koju vrše 
mikroorganizmi u aktivnom mulju u prisustvu različitih koncentracija supstrata koji se 
testira. Inhibicija potrošnje 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 određivanje ECx vrednosti (na primer EC50) 
ispitivane supstance i/ili NOAEL vrednosti.  
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Tabela 2.5-1 Testovi toksičnosti koji se najčešće koriste za procenu rizika po zdravlje ljudi i životnu sredinu nakon tretmana voda 

GRUPA ORGANIZAM METODA PRIMENA 

Beskičmenjaci 

Daphnia magna USEPA, 2002; ISO, 1996a 

Dezinfekcija otpadne vode iz bolnica [Emmanuel i sar., 2004] 
Tretman vode za piće [Rizzo i sar., 2005] 

Tretman industrijskih otpadnih voda [Oral  i sar., 2007] 

AOP tretman urbanih otpadnih voda [Hernando i sar., 2005] 

Procedne vode deponija [Marttinen i sar., 2002]  

Morski ježevi (Paracentrotus lividius, 
Sphaerechinus granularis) Pagano i sar., 1982 Industrijske otpadne vode [Meric i sar., 2005, Oral i sar., 2007] 

Škampi (Artemia salina) Persoone i Van Haeche 1981; 
Migliore i sar., 1997 

Industrijske otpadne vode [Campos i sar., 2002; Rodriguez i sar., 
2008; Palacio i sar., 2009] 
Procedne vode deponija [Silva i sar., 2004] 

Biljke i alge 

Scenedesmus subspicatus ISO, 1989 Tretman industrijskih otpadnih voda [Tisler i sar., 2004] 

Selenastrum capricornutum ISO, 1989 
Tretman industrijskih otpadnih voda [Tisler i sar., 2004; Walsh i sar., 
1980; Oral i sar., 2007] 

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] 

Mikroorganizmi 

Pseudomonas fluorescens strain P17 i 
Spirillum sp. strain NOX 

AOC metoda (Van der Kooij i sar 
1982; APHA/AWWA/WEF, 1998) 

Kvalitet vode za piće tretman [Vrouwenvelder i sar., 1998; Polanska 
i sar., 2005; Hammes i sar., 2006; Lautenschlager i sar., 2010)] 

Vibrio fischeri ISO, 1998 
Dezinfekcija otpadnih voda iz bolnica [Emmanuel i sar., 2004] 
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] 

Ribe 

Riba zebra (Danio rerio) ISO, 1996b Tretman industrijskih otpadnih voda [Tisler i sar., 2004] 

Kalifornijska pastrmka  OECD, 1992 Dezinfekcija vode za piće [Ferraris i sar., 2005] 
  Tretmani gradskih otpadnih voda [Gagne i sar., 2006] 
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Najčešće korišćeni test organizam kod biotestova zasnovanih na merenju luminiscencije je 
bakterija Vibrio fischeri. Test je zasnovan na merenju promene bakterijske luminiscencije 
kada su mikroorganizmi izloženi dejstvu toksičnih jedinjenja. Naime, u prisustvu enzima 
luciferaze dolazi do oksidacije alifatičnih aldehida i redukcije flavin mononukleotida 
(FMNH2) uz formiranje luciferina (FMN) oksidovane forme aldehida i vode, kao i 
oslobađenje viška slobodne energije u formi plavo-zelene svetlosti na 490 nm (jednačina 
2.5-1). 

nm) (490 zracenjeOHRCOOHFMNORCHOFMNH 222    (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 
određenih zagađujućih materija na slične organizme u životnoj sredini. Kalifornijska 
pastrmka (Oncorhynchus mykiss) i plavoškrga sunčanica (Lepomis macrochirus) su vrste 
koje ispunjavaju ovaj uslov, jer su osetljive indikatorske vrste i postoji velika baza 
podataka sa odgovorima na zagađujuće materije životne sredine. Kao što je navedeno u 
smernicama Američke agencije za zaštitu životne sredine, mogu se koristiti i druge 
vrste[USEPA, 1996]. Cilj ovih testova je određivanje zavisnosti koncentracija-odgovor za 
smrtnost riba (LC50) u periodu od 1 do 4 dana u statičnim i protočnim sistemima. 
Generalno, biotestovi koji koriste ribe kao test organizme pokazuju dobru osetljivost, ali 
imaju i neke nedostatke, kao što su: problemi sa standardizacijom, zahtevaju 
specijalizovanu opremu, vreme i operatore sa odgovarajućim veštinama [Farre i Barcelo, 
2003]. Uprkos činjenici da su in vitro skrining metode poželjne zbog troškova, 
vremenskog ograničenja i pouzdanosti, hronična in vivo ispitivanja (test toksičnosti u ranoj 
fazi života kalifornijske pastrmke) su takođe vršena u cilju dobijanja sveobuhvatnih 
informacija o toksičnosti oksidacionih intermedijera formiranih tokom ozonizacije 
komunalnih otpadnih voda [Stalter i sar., 2010].  

 

2.5.5. Ekotoksikološka analiza AOP degradacionih proizvoda 

U praksi, primenom unapređenih procesa oksidacije radi degradacije kompleksnih 
organskih zagađivača obično ne dolazi do njihove brze mineralizacije i formiranja uglen-
dioksida, vode i proizvoda mineralizacije, već do postepene degradacije uz formiranja 
raznih, veoma često i izuzetno stabilnih, interemedijernih oksidacionih proizvoda. Ovi 
intermedijerni porizvodi neretko mogu biti toksičniji od polaznog jedinjenja, tako da su 
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testovi toksičnosti korisno sredstvo za procenu uslova odvijanja unapređenih oksidacionih 
procesa u cilju dobijanja bezbednijeg vodenog matriksa. Toksičnost vodenog matriksa 
nakon tretmana zavisi od: i) vrste zagađujućie materije i njegove koncentracije, ii) 
izabranog organizma za test toksičnosti, iii) vrste primenjenog unapređenog oksidacionog 
procesa, iv) operativnih parametara (koncentracija oksidansa, katalizatora, izvor UV 
zračenja) i v) formiranih oksidacionih intermedijera. Izbor test organizama je veoma 
važan, zato što neki od njih mogu biti nedovoljno osetljivi na određeni supstrat i njegove 
proizvode degradacije [Andreozzi i sar., 2002]. Zbog svoje visoke osetljivosti prema 
širokom spektru polutanata, bakterija Vibrio fisheri je najčešće korišćen test organizam za 
procenu toksičnosti tokom primene nekog od unapređenih procesa. U tabeli 2.5-2 je dat 
kratak pregled literaturnih podataka o toksičnosti degradacionih proizvoda nekih lekova, 
pesticida i tekstilnih boja prema bakteriji Vibrio ficheri. 
 



 

 

Tabela 2.5-2 Toksičnost lekova, pesticida, tekstilnih boja i njihovih degadacionih proizvoda prema Vibrio fisheri tokom AOP tretmana  

SUPSTRAT AOP PROCES KOMENTAR REFERENCA 

Bezafibrat (0,2 – 0,5 mmol dm-3) 
O3 (1 mmol dm-3, 0.38 L min-1 protok) 105 min ozonizacije je potrebno za smanjenje 

toksičnosti ispod toksičnosti početnog rastvora 
bezafibrata 

Dantas i sar., 
2007 

Diklofenak (0.8 – 9.2 mg L-1) 
TiO2/UV (0.22 – 0.5 g L-1, Degussa P25, 
1500 W simulirano sunčevo zračenje, 2 h 
kontaktno vreme) 

Toksičnost u početku raste (do 20 min tretmana), a 
zatim potpuno nestaje posle 120 min tretmana 

Calza i sar., 
2006 

Diklofenak (200 mg L-1) 
Ibuprofen (25 – 200 mg L-1) 
Naproksen (200 mg L-3) 

TiO2/UV (0.07 – 1 g L-1, Degussa P25, 
1000 W simulirano sunčevo zračenje, 4h 
kontaktno vreme) 

Toksičnost u početku raste (do 20 min tretmana) i 
ne menja se značajno do 240 min tretmana  

Mendez-Arriaga 
i sar., 2008 

Dipiron (50 mg dm-3) 

TiO2/UV (0.2 g L-1) i foto-Fenton (0.2 – 
0.5 g H2O2 L-1), pilot postrojenje, sunčeva 
radijacija 

Inhibicija toksičnost je ispod 40% za sve uzorke u 
toku tretmana foto-fenton. Veći procenat inhibicije 
toksičnosti (50%) je dobijen tokom TiO2/UV 
tretmana 

Perez-Estrada i 
sar., 2007 

Salbutamol (15 mg L-1) 
TiO2/UV (0.22 – 0.5 g L-1, Degussa P25, 
1500 W simulirano sunčevo zračenje, 3 h 
kontaktno vreme) 

Toksičnost u početku raste (do 20 min tretmana), a 
zatim potpuno nestaje posle 90 min tretmana 

Sakkas i sar., 
2007 

Sulfametoksazol (200 mg L-1)  Foto-fenton  Nije detektovana toksičnost nakon foto-Fenton 
tretmana 

Gonzales i sar., 
2009 

Tetraciklini (10 – 40 mg dm-3) Fotoliza (500 W živine lampe srednjeg 
pritiska)  

Proizvodi fotolize pokazuju povećanu tokičnost 
nakon 

Jiao i sar., 2008 

Cibacron Red FN-R i Cibacron Yellow 
FN2R (50 mg dm-3) 

TiO2/UV (Degussa P25 i Hombikat UV-
100, živine lampe visokog pritiska) 

Iako je DOC uklonjen skoro 80% nakon 5 h 
tretmana, toksičnost rastvora je skoro nepromenjena 

Bizani i sar., 
2006 

Reactive black 5 (5 – 300 mg dm-3) 

Ultrazvučni tretman (visoka frekvenca 
279 i 817 kHz i niska frekvenca 20 kHz) 

Toksičnost rastvora boje koncentracije 20 mg dm-3 
nije detektovana, kao i toksičnost nakon 
šestočasovnog tretmana ultrazvukom (817 kHz, 
100W) 

Vajnhandl i Le 
Marechal 2007 

 

 



 

 
 

Tabela 2.10 nastavak 

SUPSTRAT AOP PROCES KOMENTAR REFERENCA 
    

Disperze red 354 (100 mg dm-3) Ozonizacija, Fenton, UV/H2O2 i foto-
Fenton  

Najmanja toksičnost je dobijena nakon foto-Fenton 
procesa u periodi od 15 min  

Neamtu i sar., 
2004 

Procion Red H-E7B (250 mg dm-3) Foto-Fenton  EC50 vrednost je veća od sadržaja DOC za svaku 
izmerenu vrednost  

Garsia-Montano i 
sar., 2006 

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

Ultrazvuk (520 kHz, 100 W) RR141 i RB5 ne pokazuju toksičnost pri 
koncentracijama 20 i 30 mg dm-3, dok BB4 i BB3 
pokazuju toksičnost pri istim koncentracijama. 
Smanjenje ukupne toksičnosti sse postiže za kraće 
vreme tretmana od potrebnog za potpunu 
degradaciju boja 

Tezcanill-Guyer i 
Ince, 2003 

Remazol Brilliant Blue R, Acid Black 1 
Fenton proces i Fe0/vazduh proces Toksičnost rastvora tretiranog procesom Fe0/vazduh 

je značajno manja od rastvora tretiranog Fenton 
procesom;  

Chang i sar., 2009 

Dimetoat i metilparation (10 mg dm-3) 
Foto-Fenton proces (500 mL rastvora, 10 
– 100 mg H2O2 L-1, 0 – 6 mg Fe3+ L-1) 

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

Evgenidou i sar., 
2007b 

Prometrin (20 mg dm-3) 

TiO2 fotokataliza (125 W živine lampe 
visokog pritiska); TiO2 i oksidans (H2O2 
ili K2S2O8) 

Nakon početnog porasta toksičnosti, 50% inhibicije 
je postignuto do kraja tretmana (6h).U prisustvu 
H2O2 smanjenje toksičnosti za 100% je postignuto 
nakon 2h 

Evgenidou i sar., 
2007a 

Pentahlorofenol (50 mg dm-3), 
isoproturin (50 mg dm-3), diuron (42 mg 
dm-3), alahlor (50 mg dm-3) i atrazin (38 
mg dm-3) 

O3 (1.75 g h-1), i foto-Fenton Smanjenje toksičnosti (porast EC50 vrednosti) za 
diuron, dok je nakon tretman od 3 h atrazin i alahlor 
pokazuju toksičnost 

Farre i sar., 2007 

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

Foto-Fenton (simulirana sunčeva 
radijacija, sistem Suntest) 

Drastičan pad toksičnosti je dobijen na početku 
tretmana, određeni stepen toksičnost zaostaje do 
kraja tretmana 

Lapertot i sar., 
2007 

Metilparation (10 mg dm-3) TiO2 Potuno smanjenje toksičnosti nakon 90 min 
tretmana 

Kim i sar., 2006 



 

 

 

3. EKSPERIMENTALNI DEO  
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3.1. Predmet, ciljevi i metodologija istraživanja 

Imajući u vidu istraživanja koja su predstavljena u uvodnom delu ove doktorske 
disertacije, a koja se pre svega odnose na prisustvo zagađujućih materija u vodenoj sredini 
usled njihove nepotpune degradacije i eliminacije tokom procesa prerade voda, predmet 
ove doktorske disertacije je ispitivanje načina delovanja, kao i mogućnosti primene 
UV/H2O2 procesa, kao pogodne alternative konvencionalnim procesima prećišćavanja 
voda. Ispitana je mogućnost primene ove savremene, efikasne metode u cilju degradacije 
tipičnih predstavnika najčešćih zagađujućih materija detektovanih u prirodnim i otpadnim 
vodama, među kojima su od posebnog značaja tektilne boje, farmaceutici i pesticidi, kao 
jedinjenja koja izazivaju sve veću pažnju, kako zbog svog potencijalnog uticaja na 
poremećaj endokrinih funkcija, tako i zbog svog  kancerogenog i mutagenog dejstva. 

 

Ciljevi doktorske disertacije su: 

 ispitivanje načina delovanja i mogućnosti praktične primene UV/H2O2 procesa, 
kao pogodne alternative konvencionalnim procesima, za potpunu degradaciju 
tipičnih predstavnika najčešćih grupa zagađujućih materija u vodi, tekstilnih boja 
(Reactive Orange 16), farmaceutika (ranitidin, metamizol) i pesticida (ciprodinil), 

 detaljna analiza radnih parametara UV/H2O2 procesa u cilju optimizacije njegove 
primene i postizanja maksimalne efikasnosti, 

 identifikacija degradacionih proizvoda i ispitivanje njihove toksičnosti. 

 

Imajući u vidu predmetni problem i ciljeve ove doktorske disertacije, predviđeni su sledeći 
program i metodologija istraživanja: 

 ispitivanje načina delovanja i efikasnosti degradacije organskih supstrata UV/H2O2 
procesom, 

 optimizacija osnovnih parametara UV/H2O2 procesa (inicijalna koncentracija 
peroksida, inicijalna koncentracija supstrata, inicijalna pH vrednost, intenzitet 
zračenja) za postizanje maksimalne degradacije ispitivanih supstrata, 

 ispitivanje uticaja neorganskih i organskih konstituenata prirodnih i otpadnih voda 
(HA, CO3

2-, HCO3
-, SO4

2-, Cl-, NO3
-, HPO4

2-, H2PO4
-), kao i organskih kiselina 

(HCOOH, CH3COOH, CH3CH2COOH, H2C2O4,) finalnih intermedijarnih 
proizvoda, na efikasnost degradacije organskih supstrata, 

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

 ekotoksikološka 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-3 
(RO16), 500.0 mg dm-3 (ranitidin i metamizol), dok je zbog niske rastvorljivosti 
koncentracija osnovnog rastvora ciprodinila bila 10.0 mg dm-3. Radni rastvori su pravljeni 
sveži, svakog dana, neposredno pre tretmana, razblaživanjem osnovnog rastvora do 
određene koncentracije i uz dodavanje H2O2. pH vrednost radnih rastvora podešavana je 
dodatkom razblaženih rastvora HCl ili NaOH uz pH metar (SensIon3, HACH, USA). U 
toku tretmana rastvori su konstantno mešani magnetnom mešalicom (Are, Velp 
Scientifica, Italija) i temperatura je održavana na 25.0 ± 0.5ºC 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 µL enzima 
katalaze (izolovan iz goveđe jetre , 10 000 – 40 000 units /mg, Sigma Aldrich). Promena 
koncentracije ispitivanih supstrata praćena je na UV-vis spektrofotometru Varian Cary 50 
(Varian, Australija), merenjem apsorbance na 494 nm, 315 nm, 250 nm  i 270 nm 
respektivno za RO16, ranitidin, metamizol i ciprodinil. Efikasnost uklanjanja ispitivanih 
supstrata je određena prema sledećoj jednačini: 

Efikasnost uklanjanja (%)  (1- ct
c0
) x100      (3.2-1) 

gde je: ct – koncentracija supstrata (mg dm-3) u vremenu t, c0 – inicijalna koncentracija supstrata (mg dm-3). 

 

3.2.1.2. UV fotoreaktor 

Fotoreaktor služi za izlaganje predmeta i rastvora delovanju UV zračenja. Spoljni deo 
reaktora je napravljen od aluminijumskog plastificiranog lima. Unutrašnji plašt je 
napravljen od sjajnog prokronskog lima. Vrata fotoreaktora, presvučena sa unutrašnje 
strane prokronskim limom, potpuno sprečavaju prolaz zračenja, što obezbeđuje siguran 
rad. Izvor UV zračenja su živine lampe niskog pritiska, snage 28 W, sa maksimumom 
zračenja na 254 nm, proizvođača Philips-Holandija. Deset UV lampi se nalazi u reflektoru 
na gornjoj strani komore. Lampe su spreda pokrivene limom, tako da su optički zaklonjene 
u slučaju da su uključene kada su vrata otvorena. Radi sigurnosti na vratima je postavljen 
mikroprekidač koji isključuje lampe u slučaju otvaranja vrata u toku rada fotoreaktora.  

Fotoreaktor ima tajmer koji može meriti vreme do 160 minuta. Moguće je nezavisno 
uključivanje 2, 4, 6, 8 ili 10 lampi, čime se menja intenzitet zračenja od 730 µ W cm-2 do 
1950 µ W cm-2.  Postoji i prekidač za kontinualni rad lampi, koji premošćuje tajmer. 
Uređaj ima ugrađen i merač ukupnog vremena rada lampi, radi uvida u njihovu 
istrošenost. 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, što omogućava hlađenje lampi. Otvori 
za ventilatore su pokriveni aluminijumskim plastificiranim limom, koji sprečava prolaz 
UV zračenja. Dodatno hlađenje petrijevih šolja u kojima se vrše eksperimenti je 
omogućeno protočnim vodenim kupatilom koje se postavlja na dno fotoreaktora.  

 

 

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

 

Slika 3.2-2 Šematski prikaz UV fotoreaktora 
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3.2.1.3. Određivanje ukupnog organskog ugljenika (TOC) 

Standardna metoda merenja ukupnog organskog ugljenikazasniva se na oksidaciji 
organskih jedinjenja rastvorenih u vodi do ugljen-dioksida i vode pri 680ºC. Ugljen-
dioksid se kvantitativnoodređuje metodom neraspršuće infracrvene detekcije,gde se najpre 
odredi TC (engl. Total carbon) vrednost, tj. ukupna količina ugljenika u uzorku, a potom 
IC (engl. Inorganic carbon) vrednost, tj. količina neorganskog ugljenika u uzorku. 
Količina ukupnog organskog ugljenika (engl. total organic carbon, TOC) jednaka je razlici 
vrednosti ukupne količine ugljenika i neorganskog ugljenika u uzorku.  

Radni rastvori ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm-3 (RO16), 30.0 mg dm-3 
(ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm-3 (ciprodinil), pH vrednosti 7.0, koncentracije 
peroksida 20.0 mmol dm-3, tretirani su u UV reaktoru u periodu od 180 min. Intenzitet 
zračenja je bio 1950 μW cm–2. Uzorkovani su alikvoti zapremine 25 cm3 u sledećim 
vremenskim intervalima: 0, 4, 10, 20, 40, 60, 120 i 180 min. U ovoj doktorskoj disertaciji 
određivanjeukupnog organskog ugljenikasprovedeno je na Shimadzu TOC-VCPH  
analizatoru (Japan).  

 

3.2.1.4. Jonska hromatografija (IC) 

Jonska hromatografija je metoda koja se koristi za određivanje neorganskih anjona i nisko 
molekulskih organskih kiselina. Pored ovih analita, jonska hromatografija se koristi za 
analizu amonijum jona, alkalnih izemnoalkalnih metala u vodi. Razdvajanje između 
komponenti uzorka se vrši na osnovu razlike u jonizacionim karakteristikama prisutnih 
funkcionalnih grupa. Metoda se zasniva na razdvajanju jona u jonoizmenjivačkoj 
hromatografskoj koloni i konduktometrijskoj detekciji. Kao stacionarna faza koriste se 
polimerna smola (najčešće polistirenske umrežene pomoću 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, i mogu 
biti zamenjeni jonima istog naelektrisanja koji su prisutni u ispitivanom uzorku. U 
zavisnosti od afiniteta, joni će se zadržavati na stacionarnoj fazi u različitom vremenskom 
periodu, što omogućava njihovo razdvajanje. Za svaki jon, proces je opisan 
odgovarajućom jonsko – izmenjivačkom ravnotežom, koja određuje raspodelu između 
pokretne i nepokretne faze. Različite komponente ispitivanog uzorka se mogu odvojiti na 
osnovu njihovih različitih afiniteta prema stacionarnoj fazi jonskog izmenjivača. 

Mobilna faza predstavlja pokretnu fazu koja se sastoji od analita (supstance koja se 
analizira) i nosioca analita (eluenta). Za mobilnu fazu najčešće se koriste puferi i ona je 
najčešće u tečnoj 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 sadrži: mobilnu fazu (eluent), pumpu visokog pritiska, injekcioni 
ventil – injektor, analitičku kolonu (stacionarnu fazu), supresor, detektor, peristaltičku 
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pumpu i računar 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. Površina ispod 
hromatografske krive direktno je proporcionalna koncentraciji uzorka. 

Radni rastvori ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm-3 (RO16), 30.0 mg dm-3 
(ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm-3 (ciprodinil), pH vrednosti 7.0, koncentracije 
peroksida 20.0 mmol dm-3, tretirani su u UV komori u periodu od 180 min. Intenzitet 
zračenja je bio 1950 μW cm–2. Uzorkovani su alikvoti zapremine 4 cm3 u sledećim 
vremenskim intervalima: 0, 4, 10, 20, 40, 60, 120 i 180 min. U ovoj doktorskoj disertaciji 
određivanje koncentracija neorganskih jona (SO4

2-, NO3
-, NO2

-, NH3
+) i anjona organskih 

kiselina malih masa vršeno je na  modelu jonskog hromatografa IC Dionex ICS-3000 
(USA). 

 

3.2.1.5. Određivanje rezidualne koncentracije vodonik-peroksida 

Metoda je zasnovana na oksidaciji I- peroksidom do I3
-u 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)6Mo7O244H2O u 500 cm3), a nakon 
toga i 2 mL rastvora B (0.1M rasvor K-biftalata). Merenje apsorbance rastvora vršeno je 
nakon 30 min na talasnoj dužini 342 nm. 

 

3.2.1.6. Uticaj inicijalne koncentracije peroksida  

Pripremljena je serija radnih rastvora ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm-3 
(RO16), 30.0 mg dm-3 (ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm-3 (ciprodinil) i koncentracije 
vodonik-peroksida 5.0, 10.0, 20.0, 30.0, 40.0, 60.0 i 100.0 mmol dm-3. Nakon podešavanja 
pH vrednosti na 7.0, radni rastvori su ozračivani UV zračenjem intenziteta 730 μW cm–2. 
S obzirom da je brzina degradacije ispitivanih supstrata visoka sa maksimalnim 
intenzitetom zračenja, intenzitet je smanjen radi boljeg praćenja kinetike procesa. 
Koncentracije ispitivanih supstrata su određene nakon 0, 1, 2, 4, 6, 10 i 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-3 (RO16), 30.0 mg dm-3 (ranitidin i metamizol) i 10.0 
mg dm-3 (ciprodinil) kojima su podešene inicijalne pH vrednosti na 2.0, 3.0, 5.0, 7.0, 9.0 i 
10.0 pomoću HCl ili NaOH. Koncentracija vodonik peroksida je bila 20.0 mmol dm-3, a 
intenzitet zračenja 730 μW cm–2

.  Radni rastvori su ozračivani UV zračenjem i u 
odgovarajućim vremenskim intervalima (0, 1, 2, 4, 6, 10 i 15 min) su uzorkovani alikvoti 
zapremine 4 cm-3. U cilju uklanjanja rezidualnog peroksida, svakom uzorku je dodat 
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enzim katalaza, nakon čega su merene apsorbance rastvora. Sa standarne krive izračunate 
su rezidualne koncentracije ispitivanih supstrata. 

 

3.2.1.8. Uticaj koncentracije supstrata 

U cilju ispitivanja uticaja inicijalnih koncentracija supstrata pripremljeni su, 
odgovarajućim razblaženjem osnovnih rastvora, radni rastvori sledećih koncentracija 
supstrata: 20.0, 30.0, 40.0, 50.0, 60.0, 70.0, 80.0 mg dm-3 (RO16); 5.0, 10.0, 15.0, 20.0, 
25.0, 30.0 mg dm-3 (ranitidin); 5.0, 10.0, 20.0, 30.0, 40.0, 50.0 mg dm-3 (metamizol) i 5.0, 
10.0 mg dm-3(ciprodinil). Koncentracija vodonik-peroksida je bila 20.0 mmol dm-3, a pH 
vrednost rastvora 7.0. Radni rastvori su tretirani UV zračenjem intenziteta 730 μW cm–2. 
Rezidulane koncentracije ispitivanih supstrata u uzorcima uzorkovanim u određenim 
vremenskim intervalima (0, 1, 2, 4, 6, 10 i 15 min), nakon dodatka enzima katalaze, su 
određene UV-vis spektrofotometrijom.  

 

3.2.1.9. Uticaj intenziteta zračenja  

Uticaj intenziteta zračenja je ispitan selektivnim uključivanjem 2, 4, 6, 8 i 10 UV lampi, 
što odgovara intenzitetu zračenja 730, 1150, 1510, 1750 i 1950 μW 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-3 acetata, formijata i propanata. 
Koncentracije peroksida je bila 20.0 mmol dm-3, a intenzitet zračenja 730 μW cm–2. 
Koncentracije neorganskih anjona (CO3

2-, HCO3
-, NO3

-, SO4
2-, Cl-, H2PO4

- i HPO4
2-) su 

kod ispitivanja njihovog uticaja na dekolorizaciju azo boje Reactive Orange 16 bile 10.0, 
50.0 i 100.0 mmol dm-3, a kod ispitivanja uticaja na efikasnost degradacije ostalih 
supstrata 1.0, 10.0 i 100.0 mmol dm-3. Ostali parametri su bili isti kao kod prethodnih 
tretmana.  

3.2.2. Identifikacija proizvoda degradacije 

Degradacioni proizvodi formirani tokom unapređenih oksidacionih procesa, posebno u 
početnoj fazi tretmana, su često polarniji od polaznog jedinjenja, stoga metoda masene 
spektrometrije predstavlja primarni izbor za njihovu identifikaciju. Imajući u vidu 
činjenicu da su proizvodi degradacije slične strukture kao i polazno jedinjenje, njihova 
identifikacija je moguća uz teorijsko razmatranje strukturnih promena do kojih može doći 
tokom degradacije, kao i analizom snimljenih masenih spektara. Masena spektrometrija sa 
jon trap (engl. Ion trap) analizatorom se pokazala kao izuzutno moćna analitička tehnika 
tokom identifikacije proizvoda degradacije, upravo zbog mogućnosti višestepene 
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fragmentacije (MSn) jona. Šema fragmentacije polaznog jedinjenja može biti od koristi za 
predviđanje 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 će se takođe raskidaju tokom degradacije.  

S druge strane, metoda gasne hromatografije sa masenom detekcijom ne predstavlja 
primarni izbor za identifikaciju,zbog slabe isparljivosti i termičke nestabilnosti 
degradacionih proizvoda. Derivatizacija uzoraka je moguća, ali ovaj način pripreme 
uzorka je vremenski i materijalno zahtevan i neretko se može javiti problem sa 
degradacijom derivata, kao i njihovom identifikacijom. Međutim, gasna hromatografija sa 
masenom detekcijom se ipak može uspešno primeniti za detekciju nepolarnih jedinjenja, 
koja se formiraju u kasnijim fazama tretmana, kao komplemetarna tehnika tečnoj 
hromatografiji.  

Upravo iz navedenih razloga su u ovoj doktorskoj disertaciji za identifikaciju proizvoda 
degradacije ispitivanih analita primenjene metode masene spektrometrije (ESI/IT i 
ESI/FT-ICR) i 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-3 
(RO16), 30.0 mg dm-3 (ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm-3 (ciprodinil) i koncentracije 
vodonik-peroksida 20.0 mmol dm-3, 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 izvršena u pozitivnom modu. Pre svakog snimanja je izvršeno 
automatsko podešavanje parametara instrumenta prema signalu analiziranog supstrata. Svi 
uzorci su injektirani direktno u jonski izvor pri protoku od 5 µL min-1.  

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

Instrument se sastoji od velikog kružnog magneta koji proizvodi homogeno magnetno 
polje. Unutar magneta nalazi se ciklična ćelija sa elektrodama u rezervoaru sa tečnim 
helijumom, koji je okružen tečnim azotom. Joni koji uđu u ćeliju spektrometra, kreću se u 
kružnim putanjama unutar ćelije pod dejstvom magnetnog polja. Pomoću dve elekrode, 
koje su postavljene normalno na smer magnetnog polja, moguće je kontrolisati položaj 
jona unutar ćelije. Na druge dve elektrode, smeštene paralelno magnetnom polju 
primenjuje se naizmenična struja određene frekvence. Naizmenično električno polje deluje 
na sve jone u ćeliji, uređujući njihove putanje. Nakon završetka delovanja, posmatra se 
prolazak jona pored detektorskih elektroda, koje su takođe smeštene paralelno u odnosu na 
smer magnetnog polja. FT-ICR maseni spektrometri se razlikuju od ostalih masenih 
spektrometra po tome što do detekcije ne dolazi usled sudara jona i detektora, već samo 
njihovim prolaskom pored elektroda detektora što omogućava dugo zadržavanje jona u 
trapu i detaljnu višestruku analizu. Razdvajanje jona po masi se ne vrši u vremenu ili 
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prostoru kao kod drugih tehnika, već na osnovu ciklotron frekvence koju svaki jon 
proizvodi krećući se u magnetnom polju. Svi joni koji se nalaze u ćeliji se detektuju 
istovremeno. Na signal koji se dobija sa detektorskih elektroda, potrebno je primeniti 
matematičku operaciju - furierovu transformaciju, nakon čega se dobija maseni spektar. 
Ova metoda je brza, ima visoku rezoluciju, mogućnost određivanja tačnih masa, ali je i 
jako skupa. U ovakvom instrumentu je moguće i manipulisati jonima, tj. izvršiti njihovu 
fragmentaciju. Dva najčešća načina fragmentacije su SORI/CID (sustained off-resonance 
irradiation collision-induced dissociation) i IRMPD (infrared multiple photon 
dissociation). 

Analiza uzoraka u ovoj doktorskoj disertaciji je izvršeno 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 šprica pri protoku od 2 µL min-1. Napon kapilare 
je iznosio 3.7 kV, a temperatura azota 150°C. IRMPD (infrared multiple photon 
dissociation, IRMPD) disocijacija je izvršena sa CO2 laserom od 25W (Synrad, 
Mukilteo,WA, USA) koji radi na 10.6 μm. Energija fotona zračenja je iznosila 80% od 
pune snage lasera. Vreme ozračivanja je bilo u opsegu od 50 do 80 ms. Pre transfera u ICR 
ćeliju, joni su akumulirani u heksapol kolizionoj ćeliji, koja ima ulogu linearanog jon trapa 
u periodu od 0.5-1 s. Selekcija jona je izvršena u kvadripolu sa širokom izolacijom m/z 
vrednosti (50 Th), dok neki joni od interesa mogu biti analizirani sa užom m/z vrednošću. 
Svi predstavljeni spektri su prosečne vrednosti 50 signala.  

3.2.2.3. GC/MS analiza 

Radni rastvori ispitivanih supstrata koncentracije 50.0 mg dm-3 (RO16), 30.0 mg dm-3 
(ranitidin i metamizol) i 10.0 mg dm-3 (ciprodinil), koncentracije vodonik-peroksida 20.0 
mmol dm-3, pH 7.0, ozračivani su UV zračenjem intenziteta 1950 μW cm–2 u vremenskom 
intervalu od 10, 20 i 30 min. Zapremina radnih rastvora je iznosila 1000 dm3. Tretirani 
uzorak zapremine 500 dm3 je, nakon zakišeljavanja sumpornom kiselinom, propušten kroz 
SPE ketridž HyperSep Retain PEP (200 mg/6 mL, Thermo, USA), prethodno 
kondicioniran prolaskom 5 cm3 metanola i 5 cm3 demi vode. Eluiranje je izvršeno 
metanolom (3 cm3), nakon toga je uzorak uparen u struji azota i suvi ostatak rastvoren u 
heksanu. Snimanje spekata je urađeno na gasnom hromatografu HP6890 (Agilent, USA) 
sa selektivnim masenim detektorom 5973 i split/splitless injektorom. Razdvajanje je 
vršeno na kapilarnoj koloni DB-5ms (5%-fenil-95%-metilpolisiloksan), dimenzija 30 m × 
0.25 mm i debljine filma 0.25 µm. Zapremina injektiranog uzorka je bila 1µL, a 
injektiranje je izvršeno u splitless modu. Razdvajanje na koloni je izvršeno u 
programiranom temperaturnom režimu od 60°C (1 min) do 290°C (10 min) sa gradijentom 
od 10°C/min. Kao noseći gas je korišćen helijum sa protokom od 1.0 mL/min. 
Identifikacija proizvoda degradacije je izvršena poređenjem eksperimentalno dobijenih 
masenih spektara sa masenim spektrima iz baze NIST05. U svim slučajevima je slaganje 
bilo veće od 90%. 

http://sr.wikipedia.org/w/index.php?title=Furierova_transformacija&action=edit&redlink=1
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3.2.3. Ekotoksikološka analiza 

Praćenje promene akutne toksičnosti netretiranih uzoraka i uzoraka tokom tretmana prema 
luminiscentnoj bakteriji Vibrio fisheri (Macherey-Nagel, Germany) je vršeno u skladu sa 
standarnim protokolom [ISO11348]. Pre analize pH vrednost svih uzoraka je podešena na 
7.0 ± 0.2 rastvorom NaOH ili H2SO4. 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 
izračunat na osnovu sledeće jednačine: 

0
30 IT

KF
IT100100(%)Inhibicija 










        (3.2-2) 

gde je IT0 intenzitet luminiscencije uzorka na početku, IT30 intenzitet luminiscencije 
nakon kontakta od 30 min, KF faktor korekcije. Faktor korekcije je izračunat na osnovu 
sledeće jednačine: 

0

30

IC
ICKF

             (3.2-3) 

gde je IC0 intenzitet luminiscencije kontrolnog uzorka na početku i IC30 intenzitet 
luminiscencije kontrolnog uzorka nakon 30 min. 
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4.1. Degradacija tekstilne azo boje Reactive Orange 16 

4.1.1. Optimizacija parametara procesa 

4.1.1.1. Preliminarna ispitivanja 

Na početku rada su izvršeni preliminarni eksperimenti u cilju ispitivanja uticaja pojedinih 
faktora procesa, kao što su: uticaj UV zračenja, uticaj H2O2 bez svetlosti i uticaj UV 
zračenja u prisustvu H2O2. Rastvor boje RO16, početne koncentracije 50.0 mg dm–3, pH 
7.0, bio je izložen UV zračenju intenziteta 1950 μW cm–2 u periodu od 180 minuta. 
Inicijalna pH vrednost rastvora RO16 je podešena na 7, bez puferisanja. Rezultati 
pokazuju da UV zračenje ima veoma mali uticaj na razgradnju RO16, gde je nakon 180 
minuta koncentracija boje snižena za svega 4% (slika 4.1-1). Uzorak boje istog sastava 
tretiran u prisustvu H2O2 koncentracije 20.0 mmol dm–3, bez UV zračenja (u mraku), 
pokazuje da nema merljivog uticaja H2O2 u ispitivanom periodu. Uzorak RO16 koji je bio 
izložen UV zračenju intenziteta 1950 μW cm–2 u prisustvu H2O2 koncentracije 20.0 mmol 
dm–3 podleže intenzivnoj razgradnji. U periodu od oko 6 min dolazi do potpunog 
obezbojavanja uzorka (slika 4.1-2b). 

 

 

Slika 4.1-1 Uticaj UV zračenja, H2O2 i UV/H2O2 procesa na razgradnju boje RO16. 
c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV 
zračenja: 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC 

Tipičan UV-vis spektar azo boje RO16 karakteriše prisustvo dve spektralne trake u 
vidljivoj oblasti spektra sa apsorpcionim maksimumima na 494 nm i 386 nm, i dve trake u 
ultraljubičastom delu spektra sa maksimumima na 297 nm i 254 nm. Apsorpcioni 
maksimumi na 254 nm i 297 nm potiču od π π * prelaza u benzenovom i naftelenskom 
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prstenu molekula RO16, respektivno, a smanjenje apsorbance ovih pikova ukazuje da je 
došlo do degradacije aromatičnog dela molekula [Milosavljević, 1994]. Dve trake u 
vidljivom delu spektra potiču od n π * 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 vodonične veze između kiseonika vezanog za naftalensko 
jezgro i β-vodonika azo grupe. Smanjenje intenziteta apsorpcionih maksimuma u 
vidljivom delu spektra ukazuje na to da je došlo do narušavanja strukture glavne 
hromofore, a samim tim i do obezbojavanja rastvora. Promene u UV-vis spektru azo boje 
RO16 nastale izlaganjem rastvora boje UV zračenju u prisustvu vodonik-peroksida 
prikazane su na slici 4.1-2a. Očigledno je da se intenzitet pikova kako u vidljivom delu 
spektra, tako i u ultraljubičastom, značajno 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, što je najverovatnije 
posledica formiranja intermedijera, sličnih 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). c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 
0.2, intenzitet UV zračenja: 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

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 i 3.2), kao i u jako alkalnoj, inicijalna pH vrednost ostaje 
nepromenjena za isto vreme tretmana. Ovakvo ponašanje je verovatno posledica 
formiranja organskih kiselina kao degradacionih proizvoda, čiji je uticaj na promenu pH 
vrednosti rastvora izraženiji u neutralnoj, slabo kiseloj i slabo baznoj sredini u poređenju 
sa jako kiselom i alkalnom sredinom. Sa slike 4.1-3b se uočava da se provodljivost 
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povećava sa 39.0 na 102.0 µS cm-1 tokom tretmana. U prva 4 min tretmana, kada još uvek 
nije došlo do obezbojavanja, provodljivost neznatno raste sa 39.0 na 42.3 µS cm-1. 
Međutim, nakon degradacije glavne hromofore i potpune dekolorizacije uzorka (6 min), 
uočeno je naglo povećanje provodljivosti, koja dostiže vrednost od 102.0 µS cm-1 nakon 
40 min tretmana. Ovakvo ponašanje se može objasniti formiranjem mineralizacionih 
proizvoda, što je u skladu sa rezulatatima TOC i IC analize. 

 

 
a) b) 

Slika 4.1-3 Promena a) pH i b) provodljivosti tokom UV/H2O2 tretmana azo boje RO16. 
c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV 
zračenja: 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Rezultati merenja ukupnog organskog ugljenika (TOC) su potvrdili da je tokom tretmana, 
pored dekolorizacije, došlo i do određenog stepena mineralizacije (slika 4.1-4a). Uočava 
se da proces mineralizacije prati drugačiji trend od dekolorizacije i da je za postizanje 
značajnog stepena mineralizacije potrebno duže vreme tretmana. Naime, u trenutku kada 
je postignuto potpuno obezbojavanja uzorka (6 min), stepen mineralizacije iznosi 20%, 
povećava se u toku tretmana i dostiže vrednost od 77% nakon 180 min. Uzrok ovakvom 
trendu leži u činjenici da tokom tretmana dolazi do pada koncentracije vodonik peroksida 
jer su tretmani rađeni bez naknadnog dodavanja. Osim toga, kako se reakcija odvija, 
povećava se i koncentracija nastalih interemedijera, koji takođe pokazuju visoku 
reaktivnost prema •OH radikalima. S obzirom da je RO16 organski molekul koji sadrži 
kovalentno vezane atome sumpora i azota, formiranje jona NH4

+, NO3
–, NO2

– and SO4
2-

kao proizvoda mineralizacije se očekuje. Imajući u vidu činjenicu da je reč o procesu 
oksidacije, formiranje organskih kiselina malih masa (mravlje, sirćetne, propanske, 
oksalne) je takođe moguće. Kao što se može videti iz rezultata prikazanih na slici 4.1-4b, 
sulfati, nitrati, acetati i formijati su identifikovani kao glavni proizvodi mineralizacije u 
periodu od 180 min. Uočava se da su jedino sulfati detektovani u značajnoj koncentraciji i 
da njihovo formiranje ima tendenciju rasta. Glavni mineralizacioni proizvod koji sadrži 
azot je nitrat, pri čemu nitrit i amonijum jon nisu detektovani u značajnoj koncentraciji 
tokom oksidacije boje. 
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a) 

 
b) 

Slika 4.1-4 Promena TOC vrednosti (a) i formiranje mineralizacionih proizvoda (b) tokom 
UV/H2O2 tretmana azo boje RO16. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, 
pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja: 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

4.1.1.2 . Uticaj inicijalne koncentracije vodonik-peroksida 

Koncentracija vodonik peroksida je važan parametar koji utiče na efikasnost uklanjanja 
organskih jedinjenja UV/H2O2 procesom. Zbog niskog molarnog apsorpcionog 
koeficijenta vodonik peroksida na 254 nm (18.6-19.6 dm-3 mol-1cm-1) potreban je višak 
peroksida da bi se generisali •OH radikali u dovoljnoj meri. Mnoga istraživanja su 
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pokazala da u zavisnosti od koncentracije, peroksid može povećati brzinu degradacije 
organskih jedinjenja ili delovati kao hvatač (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 
i 100.0 mM) na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 sistemom UV/H2O2 prikazani su 
na slici 4.1-5. Prividna konstanta brzine reakcije dekolorozacije raste sa 0.142 na 0.331 
min-1 sa povećanjem koncentracije peroksida sa 10 na 20 mM. Pri niskim inicijalnim 
koncentracijama peroksida srazmerno je niska i koncentracija generisanih •OH radikala, 
što za posledicu ima i smanjenu efikasnost procesa. Sa daljim povećanjem koncentracije 
peroksida na 40 mM, konstanta brzine reakcije raste, dostiže plato i ostaje nepromenjena. 
Međutim, konstanta brzine reakcije dekolorizacije se smanjuje ukoliko se koncentracija 
peroksida poveća sa 40 (0.329 min-1) na 100 mM (0.18 min-1). Kada je inicijalna 
koncentracija peroksida dovoljno visoka, generisani •OH radikali uglavnom reaguju sa 
peroksidom uz formiranje manje reaktivnog hidroperoksi radikala (HO2

•), što je i razlog 
smanjenja efikasnosti procesa (jednačina 4.1-1). 

117
2222 sM2.7x10,HOOHHOOH   k       (4.1-1) 

Generisani •OH radikali mogu reagovati i sa HO2
• radikalom uz nastajanje vode i 

kiseonika ili može doći do njihove dimerizacije i formiranja peroksida [Buxton i sar.,1988; 
Schested i sar., 1968]. Ovo je takođe jedan od razloga smanjenja efektivne koncentracije 
•OH radikala za degradaciju boje (jednačina 4.1-2 i 4.1-3).   

119
222 sM6.6x10,OOHHOHO   k        (4.1-2) 

119
22 sM5.5x10,OHHOHO   k        (4.1-3) 

Dakle, optimalan opseg inicijalne koncentracije peroksida za postizanje maksimalne 
efikasnosti uklanjanja azo boje RO16 iznosi od 20.0 do 40.0 mM. Ove vrednosti 
odgovaraju relativnom odnosu početnih molarnih koncentracija peroksida i boje 
([H2O2]0/[RO16]0) između 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 ([H2O2]0/[RO4]0 = 40, c0(RO4)= 5 x 10-4 mol dm-3, pH 
= 3.0, snaga lampi 64 W). Neamtu je sa sar. (2002) došao do skoro iste optimalne 
koncentracije peroksida (24.5 mM) za dekolorizaciju tri reaktivne azo boje 
([H2O2]0/[RR120]0 = 360, [H2O2]0/[RB5]0 = 243, [H2O2]0/[RY14]0 = 470). S druge strane, 
Aleboyeh i sar. (2003) su ispitivali kritičan uticaj koncentracije peroksida na 
dekolorizaciju tri komercijalne boje (Acid Orange 8, Methyl Orange, Acid Blue 74) u 
protočnom reaktoru i otkrili da je molski odnos peroksid/bojarazličit za svaku od njih 
([H2O2]0/[AO8]0 = 55, [H2O2]0/[MO]0 = 65, [H2O2]0/[AB74]0 = 70). Rezultati koji su 
dobijeni u ovom istraživanju, zajedno sa rezultatima drugih studija, su potvrdili značaj 
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određivanja optimalne koncentracije peroksida za proces UV/H2O2 degradacije različitih 
supstrata, kao i značaj određivanja pri različitim eksperimentalnim uslovima. 

 

 

Slika 4.1-5 Uticaj inicijalne koncentracije peroksida na efikasnost dekolorizacije azo boje 
RO16 sistemom UV/H2O2. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV 
zračenja: 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri merenja 
± SD). 

4.1.1.3 Uticaj inicijalne pH vrednosti 

Inicijalna pH vrednosti rastvora je takođe jedan od bitnih parametara koji je potrebno 
optimizovati tokom primene UV/H2O2 procesa, zato što otpadne vode iz tekstilne 
industrije mogu imati različite pH vrednosti. Uticaj inicijalne pH vrednosti rastvora na 
dekolorizaciju azo boje RO16 UV/H2O2procesom ispitan je na sledećim pH vrednostima: 
2.0, 3.0, 5.0, 7.0, 9.0 i 10.0, pri čemu je početna koncentracija boje iznosila 50.0 mg dm-3, 
a početna koncentracija peroksida 20.0 mM. Za podešavanje pH vrednosti korišćeni su 
razblaženi rastvori HCl i NaOH. Rezultati promene konstanti brzine reakcije psedo-prvog 
reda u funkciji pH prikazani su na slici 4.1-6. Kao što se može videti, konstanta brzine se 
značajno povećava sa 0.2 min-1 na pH 2.0 na 0.312 min-1 na pH 3.0, a zatim neznatno na 
0.342 min-1 na pH 7.0. Nakon ove vrednosti, dobijeno je smanjenje vrednosti kapp na 0.151 
min-1 sa porastom pH vrednosti na 11.0. U kiseloj sredini, nakon zakišeljavanja rastvora 
pomoću HCl (uzorci sa inicijalnim pH 2, 3, 4 i 5) raste koncentracija Cl- jona. Ovi anjoni 
mogu da reaguju sa •OH radikalima, pri čemu nastaju neorganski radikal anjoni ClOH• 
prema jednačini 4.1-4, koji su manje reaktivni od •OH radikala, stoga se pretpostavlja da 
ne igraju značajnu ulogu u razgradnji RO16 (u poglavlju 4.1.2 prikazani su rezultati 
detaljnog proučavanja uticaja hloridnih anjona).  
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119 sM4.3x10,ClHOHOCl   k        (4.1-4) 

Smanjenje prividne konstante brzine reakcije psedo-prvog reda u alkalnoj sredini je, 
najverovatnije, posledica nekoliko razloga. Najpre, pri povećanju pH rastvora raste i 
koncentracija konjugovane baze HO2

- vodonik peroksida (jednačina 4.1-5).  

6.11,HHOOH 222  

apK          (4.1-5) 

HO2
- jon intenzivnije apsorbuje zračenje od peroksida na 254 nm što bi trebalo da dovede 

do povećanja koncentracije •OH radikala (jednačina 4.1-6). 

OH2hνHHO2
            (4.1-6) 

Međutim, anjon HO2
- reaguje i sa nedisosovanim molekulom vodonik-peroksida u skladu 

sa jednačinom 4.7uz formiranje molekulskog kiseonika i vode umesto •OH radikala pod 
dejstvom UV zračenja [Legrini i sar., 1993]. Zbog toga je koncentracija •OH radikala 
prisutna u rastvoru u alkalnoj sredini niža od njegove koncentracije u neutralnoj sredini. 

  OHOOHOHHO 22222         (4.1-7) 

Osim toga, deaktivacija •OH radikala je značajnija u alkalnoj sredini. Reakcija •OH 
radikala sa HO2

- je oko 100 puta brža od reakcije sa peroksidom (jednačina 4.1-8 i 4.1-9).   

119
222 sM7.5x10,OOHHOHO   k       (4.1-8) 

117
2222 sM2.7x10,HOOHOHHO   k       (4.1-9) 

Reaktivnost radikala O2
•- i HO2

• sa organskim polutantima je manja od reaktivnosti •OH 
radikala. Ovi radikali prvenstveno učestvuju u reakciji disproporcije uz formiranje 
vodonik peroksida i kiseonika (jednačina 4.1-10). 

  OHOOHOHHOO 222222        (4.1-10) 

S druge strane, brzina samo-dekompozicije peroksida, koja zavisi od pH vrednosti, 
delimično doprinosi smanjenju vrednosti kapp u alkalnoj sredini (jednačina 4.1-11).    

2222 OOHO2H            (4.1-11) 
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Chu (2001) je utvrdio da su konstante brzine reakcije samo-dekompozicije peroksida 
2.29x10-2 min-1 i 7.4x10-2 min-1 na pH 7.0 i 10.5, respektivno. Poređenjem rezultata 
fotodekompozicije peroksida i samo-dekompozicije u alkalnoj sredini, Chu (2001) je 
zaključio da je smanjenjenje koncentracije peroksida u alkalnoj sredini u značajnoj meri 
izazvano njegovom samo-dekompozicijom.    

Predloženi putevi razlaganja peroksida u alkalnoj sredini, prvi, koji vodi do formiranja 
HO2

- anjona i drugi, koji uključuje samo-dekompoziciju peroksida uz formiranje vode i 
kiseonika, mogu da se odvijaju istovremeno, što 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/H2O2 
procesom. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja: 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri 
merenja ± SD). 

Važno 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 vrši u alkalnim 
kupatilima, dok su kupatila za bojenje vune kisela. Prikazani rezultati pokazuju da je 
efikasnost uklanjanja azo boje RO16 UV/H2O2procesom najveća u neutralnoj sredini. 
Stoga je poželjno neutralisati otpadne vodepre tretmana, ukoliko nisu odgovarajuće pH 
vrednosti, u cilju postizanja maksimalne efikasnosti procesa. 
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4.1.1.4 Uticaj koncentracije boje 

Uticaj početne koncentracije boje na efikasnost njene dekolorizacije je ispitana u opsegu 
koncentracija od 20.0 do 80.0 mg dm-3, a rezultati su prikazani na slici 4.1-7. Uočava se da 
povećanje koncentracije boje dovodi do skoro linearnog pada konstanti brzine reakcije 
dekolorizacije. Prividna konstanta brzine reakcije se smanjila sa 0.382 na 0.096 min-1 sa 
povećanjem koncentracije boje od 10.0 na 80.0 mg dm-3. Pri visokim koncentracijama 
boje, UV zračenje je većim 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 unutrašnjeg štita prema UV zračenju, što dovodi do 
inhibicije procesa fotolize vodonik peroksida. Ono što je očigledno jeste da sa porastom 
inicijalne koncentracije boje srazmerno raste i koncentracija uklonjenje boje.  
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Slika 4.1-7 Uticaj inicijalne koncentracije azo boje RO16 na efikasnost njene 
dekolorizacije UV/H2O2 procesom (umetnuti grafik: uticaj inicijalne koncentracije boje na 
konstantu brzine reakcije dekolorizacije). Inicijalna koncentracija boje (mg dm-3): 20 (◄) 
30 (▲), 40 (), 50 (■), 60 (□) 70 (●), 80 (○), c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, 
intenzitet UV zračenja: 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC.  

4.1.1.5 Uticaj intenziteta zračenja 

U cilju ispitivanja uticaja intenziteta UV zračenja na efikasnost dekolorizacije azo boje 
RO16, uzorci boje su tretirani zračenjem intenziteta od 730 µW sm-2 do 1950 µW sm-2. 
Dobijeni rezultati su prikazani na slici 4.1-8. Očigledno je da se konstanta brzine reakcije 
dekolorizacije povećava linearno sa povećanjem intenziteta zračenja (slika 4.1-8, umetnuti 
grafik). Ovakav efekat je očekivan zbog činjenice da je fotodisocijacija peroksida inicirana 
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apsorpcijom UV zračenja, pri čemu se sa povećanjem intenziteta zračenja povećava 
koncentracija generisanih •OH radikala.  

 

 

Slika 4.1-8 Uticaj intenziteta UV zračenja na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 
UV/H2O2procesom (umetnuti grafik: uticaj intenziteta zračenja na konstantu brzine 
reakcije dekolorizacije). c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 
0.2, intenzitet UV zračenja: 730 μW cm–2 (■), 1150 μW cm–2 (○), 1510 μW cm–2(▲), 
1750 μW cm–2 (), 1950 μW cm–2 (◄), 25.0 ± 0.5ºC. 

4.1.2. Uticaj organskih i neorganskih anjona 

4.1.2.1. Uticaj acetata, formijata i propanata 

Tokom tri uobičajena koraka bojenja u tekstilnoj industriji (predtretman, bojenje, ispiranje 
nakon bojenja), u kupatilo za bojenje se dodaju razne soli kako bi se povećala iscrpljenost 
boje iz kupatila i postojanost boje. Kod bojenja pamučnih vlakana, reakcija između boje i 
celuloze se odvija na visokim pH vrednostima. Nakon toga, posebno u slučaju bojenja 
vinilsulfonskim reaktivnim bojama, a zbog njihove slabe postojanosti prema pranju, dolazi 
do neutralizacije. U ove svrhe se najčešće dodaju velike količine sirćetne kiseline. Pored 
toga, kao što je ranije napomenuto, sirćetna kiselina je jedan od degradacionih proizvoda 
azo boje RO16. Stoga je ispitivan uticaj različitih koncentracija sirćetne kiseline (1.0, 10.0 
i 100.0 mM) na brzinu dekolorizacije azo boje RO16 UV/H2O2 procesom pri inicijalnim 
pH vrednostima 3.0 i 9.0. Rezultati prikazani na slici 4.1-9 pokazuju da prisustvo jona 
CH3COO-/CH3COOH značajno utiče na dekolorizaciju azo boje RO16 na obe ispitivane 
inicijalne pH vrednosti. Sa povećanjem koncentracije CH3COO-/CH3COOH jona sa 1 na 
100 mmol dm-3, kapp opada sa 0,221 na 0,099 min-1 na pH 3.0, dok je na pH 9.0 dobijeno 
smanjenje kappsa 0,195 na 0,057 min-1. Drugim rečima, odnos kapp u prisustvu kiseline 
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(100.0 mmol dm-3) u poređenju sa vrednošću u odsustvu kiseline (kapp/ kapp0) iznosi 0.44 i 
0,29 na pH 3 i pH 9, respektivno. Imajući u vidu dijagram distribucije jonskih vrsta 
sirćetne kiseline (pKa 4.76) u funkciji pH vrednosti, dominanatnii oblik na pH 3.0 je 
protonovani oblik CH3COOH, dok je na pH 9.0 dominantan deprotonovani oblik sirćetne 
kiseline CH3COO-. Očigledno je da oba oblikapokazuju inhibitorni uticaj na brzinu 
uklanjanja boje RO16, s tim da je veći pad kapp vrednosti dobijen na pH 9.0 u poređenju sa 
istim na pH 3.0. Dakle, uticaj CH3COO-  jona na brzinu dekolorizacije azo boje RO16 je 
značajniji, gdeprocenat dekolorizacije u prisustvu 100.0 mmol dm-3 CH3COO-/CH3COOH 
nakon 20 min tretmana iznosi 79.02% na pH 9.0 u poređenju sa 91.06% na pH 3.0. 
Prisustvo jona CH3COO-/CH3COOH dovodi do kompeticije sa molekulima boje za 
reakciju sa •OH radikalima.Takođe, sa povećanjem koncentracije CH3COO-/CH3COOH 
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 = 8.5x07 M-1s-1) veća od konstante brzine reakcije 
•OH radikala sa protonovanim oblikom CH3COOH (k = 1.5x107 M-1s-1) [Criquet i Vel 
Leitner, 2009], očekivano je da će prisustvo forme CH3COO- nešto više smanjiti brzinu 
dekolorizacije azo boje RO16. 

117
223 sM1.5x10k O,HCOOHCHCOOHCHHO       (4.1-12) 

117
223 sM8.5x10k O,HCOOCHCOOCHHO        (4.1-13) 

 
a) 
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b) 

Slika 4.1-9 Uticaj CH3COO-/CH3COOH na  efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 
UV/H2O2 procesom. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, a) pH 3.0 ± 
0.2, b) pH 9.0 ± 0.2,intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

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

 

 

 
b) 

Slika 4.1-10 Uticaj HCOO-/HCOOH na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 
UV/H2O2 procesom. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, a) pH 3.0 ± 
0.2, b) pH 9.0 ± 0.2, Intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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a) 

 

 

 
b) 

Slika 4.1-11 Uticaj CH3CH2COO-/CH3CH2COOH na efikasnost dekolorizacije azo boje 
RO16 UV/H2O2 procesom. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, a) pH 
3.0 ± 0.2, b) pH 9.0 ± 0.2, Intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Efikasnost dekolorizacije RO16 se smanjila nakon tretmana od 20 min na pH 3.0 sa 
99.36% na 62.41% i 82.49% u prisustvu 10.0 mM mravlje i propanske kiseline, 
respektivno. S druge strane, inhibicija dekolorizacije je izraženija na pH 9.0, pri čemu je 
ostvareno smanjenje procenta obezbojavanja, posle istog perioda, sa 98.94% na 9.19% i 
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56.94% u prisustvu 10.0 mM mravlje i propanske kiseline, respektivno. Na osnovu 
prikazanih rezulata očigledno je da procent dekolorizacije ispitivanih karboksilnih kiselina 
zavisi od toga da li je karboksilna grupa u protonovanom ili disosovanom obliku. 
Poređenjem konstanti brzine dekolorizacije i procenta dekolorizacije dobijen je sledeći 
redosled inhibitornog delovanja ispitivanih anjona na pH 9.0: formijati > propanati > 
acetati, što je u skladu sa konstantama brzine reakcija •OH radikala i odgovarajućih anjona 
(jednačina 4.1-13, 4.1-15, 4.1-17 ). Međutim, redosled ihnibicije na pH 3.0 nije u skladu 
sa konstantama brzine reakcija •OH radikala i ispitivanih kiselina i smanjuje se u sledećem 
nizu propanska > mravlja >sirćetna kiselina (jednačina 4.1-12, 4.1-14, 4.1-16) [Dorfman i 
Adams, 1973]. 

118
2 sM10x53.1k,OHCOOHHCOOHHO       (4.1-14) 

119
2 sM10x0.4k,OHCOOHCOOHO        (4.1-15) 

118
22223 sM10x)5.06.4(k,OHCOOHCHCHCOOHCHCHHO    (4.1-16) 

118
22223 sM10x9.7k,OHCOOCHCHCOOCHCHHO     (4.1-17) 

 

4.1.2.2 Uticaj neorganskih anjona 

Mnogi neorganski anjoni kao što su CO3
2-, HCO3

-, NO3
-, SO4

2-, HPO4
2- H2PO4

-, Cl- mogu 
biti prisutni u efluentima iz tekstilne industrije, a samim tim, imati značajan uticaj na 
uklanjanje organskih polutanata unapređenim procesima oksidacije [De Laat i sar., 2004; 
Alshamsi i sar., 2007; Yang i sar., 2010; Ashraf i sar., 2006].Od svih navedenih jona uticaj 
karbonata i bikarbonata je najviše proučavan iz razloga što mogu biti prisutni u značajnim 
koncentracijama kako u površinskim tako i u otpadnim vodama. Skavenging efekat 
karbonata i bikarbonata je objašnjen u literaturi [Muruganandham i Swaminathan, 2004; 
Daneshvar i sar., 2007]. S druge strane, u reakciji karbonata i bikarbonata sa •OH 
radikalima nastaju karbonatni radikali, kao što je prikazano reakcijama: 

116
323 sM10x5.8k,COOHOHHCO          (4.1-18) 

118
3

2
3 sM10x9.3k,COOHOHCO          (4.1-19) 

Karbonatni radikali poseduju značajnu i selektivnu reaktivnost prema organskim 
jedinjenjima, visok oksidacioni potencijal i duže vreme poluraspada od •OH radikala, tako 
da mogu učestvovati u procesu degradacije [Cope i sar., 1973]. Canonica i sar. (2005) su 
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pokazali da reakcije karbonatnog radikala sa konstantama brzine reakcije drugog reda od 
4x106 do 1x108 M-1s-1 mogu biti od značaja tokom transformacije organskih polutanata. 
Mazellier isar. (2002) su utvrdili da kada je tokom UV/H2O2 tretmana početna 
koncentracija karbonata dovoljno visoka, eliminacija fungicida karbendazima karbonatnim 
radikalom postaje glavni put njegove transformacije. Takođe, Mazellier isar. (2007) su 
pokazali da iako je karbonatni radikal oko 1000 puta manje reaktivan od •OH radikala, 
može biti značajan izvor transformacije polutanata i dodatni put koji uključuje karbonatne 
radikale mora biti uzet u obzir kako tokom praćenja degradacionih procesa u prirodnim, 
tako i tokom tretmana otpadnih voda. Dakle, očekuje se da će karbonatni i bikarbonatni 
anjoni prisutni u UV/H2O2 procesima za tretman voda imati dvostruku ulogu. Naime, oni 
će, 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 različitih koncentracija jona (10.0 , 50.0 i 100.0 mM), uz 
zadržavanje 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 i 11.0. Kao što se može videti iz rezultata prikazanih na slici 4.1-12a, povećanje 
koncentracije bikarbonata sa 10.0 na 50.0 mM nije imalo merljive efekte na proces 
dekolorizacije, dok je sa daljim povećanjem koncentracije bikarbonata na 100.0 mM, 
efikasnost dekolorizacije smanjena za oko 10%. S druge strane, uticaj karbonata na 
efikasnost dekolorizacije pokazuje drugačiji 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. Međutim, kada je koncentracija karbonata dodatno povećana na 100.0 mM, 
efikasnost dekolorizacije je dostigla vrednost od 93.2%, što je veće od vrednosti dobijene 
u odsustvu karbonata. Zanemarljiv inhibitorni uticaj bikarbonata pri nižim ispitivanim 
koncentracijama (10.0 i 50.0 mM) u poređenju sa karbonatima se verovatno može pripisati 
činjenici da je bikarbonat oko 45 puta manje reaktivan prema •OH radikalima od 
karbonata i stoga slabiji hvatač. Drugim rečima, potrebno je da bikarbonati budu prisutni u 
većoj koncentraciji da bi scavenging efekat došao do izražaja. Suprotno, značajan 
inhibitorni efekat kod eksperimenata sa nižim ispitivanim koncentracijama karbonata 
može biti pripisan boljoj sposobnosti ovih anjona da deluju kao skupljači •OH radikala. S 
obzirom da je formiranje karbonatnih radikala favorizovano u prisustvu karbonatnog 
anjona, veća količina će verovatno biti formirana u prisustvu karbonata, nego u prisustvu 
bikarbonata, pri istoj ispitivanoj koncentraciji karbonata i bikarbonata (100.0 mM). 
Karbonatni radikali, ukoliko su prisutni u značajnoj koncentraciji, verovatno mogu da 
deluju kao selektivni oksidansi ispitivane boje, pa je stoga i blagi porast efikasnosti 
dekolorizacije u ovom slučaju opravdan.  
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a) 

 

 

 
b) 

Slika 4.1-12 Uticaj a) karbonata i b) bikarbonata na efikasnost dekolorizacije azo boje 
RO16 sistemom UV/H2O2. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, 
Intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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Poznato je da nitrati pod dejstvom sunčevog zračenja generišu •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 može biti predstavljena na sledeći način [Mack i sar., 
1999]: 

22
h

3 O
2
1NONO  

         (4.1-20) 

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

*
2

h
2 ]NO[NO              (4.1-21) 

  ONO]NO[ *
2           (4.1-22) 

1110116
2 sM10x2.1k,sM10x7.1k,OHOHOHO 







     (4.1-23) 

Osim toga, u literaturi se navodi da su nitriti efikasni hvatači •OH radikala (k = 1x1010 M-

1s-1) za razliku od nitrata koji nisu toliko efikasni (k< 1.0 x 105 M-1s-1), a samim tim mogu 
negativno da utiču na UV/H2O2 tretman, posebno u vodama bogatim nitratima. 

1110
22 sM10x0.1k,OHNOOHNO         (4.1-24) 

115
33 sM10x0.1 <k,OHNOOHNO         (4.1-25) 

Dekolorizacija azo boje RO16 praćena je u prisustvu tri različite koncentracije nitrata 
10.0, 50.0 i 100.0 mM. Kao što je prikazano na slici 4.1-13, oko 98% boje početne 
koncentracije 50 mg dm-3 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% i 
84.8%, respektivno. Osim toga, utvrđeno je da konstanta brzine dekolorizacije ostaje skoro 
nepromenjena sa povećanjem koncentracije nitrata do 10.0 mM (0.235 min-1), smanjuje se 
na 0.195 min-1 kada se koncentracija nitrata poveća na 50.0 mM, dok je značajno 
smanjenje na 0.133 min-1 dobijeno pri povećanju koncentracije nitrata na 100.0 mM. 
Očigledno je da prisustvo nitrata inhibira efikasnost uklanjanja azo boje RO16. Inhibicija 
favorizovana u prisustvu većih koncentracija nitrata, što je verovatno posledica činjenice 
da nitratni anjon, uglavnom deluje kao hvatač •OH radikala pri ispitivanim 
eksperimentalnim uslovima. Takođe, iako nitrati imaju vrlo nizak molarni apsorpcioni 
koeficijent na 254 nm (3 M-1 cm-1), mogu u izvesnoj meri da deluje kao unutrašnji filter, 
smanjujući frakciju UV zračenja koju apsorbuje vodonik peroksid, a samim tim i da 
inhibiraju degradaciju organskih polutanata tokom UV/H2O2 tretmana. Bedzka i sar. 
(2010) su objavili da prisustvo nitrata ima neutralan uticaj na degradaciju n-butilparabena 



Rezultati i diskusija                                                             Degradacija tekstilne azo boje Reactive Orange 16 

103 
 

u UV/H2O2 sistemu: fotoliza ovih jona nije dovela do povećanja koncentracije •OH 
radikala, a oni nisu delovali ni kao hvatači •OH radikala. Nasuprot ovim rezultatima, 
Jacobs i sar. (2012) su pokazali da prisustvo nitrata povećava fotodegradaciju kafeina pod 
dejstvom simulirane sunčeve svetlosti i istakli ulogu nitrata kao fotosenzitizera. U studiji 
objavljenoj nedavno [Kalsoom i sar., 2012], ostvareno je blago povećanje procenta 
dekolorizacije boje Remaozol Turquoise Blue u prisustvu nitrata. 

 

 

Slika 4.1-13 Uticaj nitrata na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 sistemom 
UV/H2O2. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, Intenzitet UV zračenja 
730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Mnogi autori su ukazali na negativan uticaj hlorida na unapređene oksidacione procese 
putem hvatanja slobodnih •OH radikala [Afzal i sar., 2012; Sokmen i sar., 2002; Rao i Chu 
2010]. Gultekin i Ince (2004) su došli do rezultata da degradacija azo boje C. I. Reactive 
Red 141 značajno opada u prisustvu hlorida do koncentracije 1250 mM, dok dalje 
povećanje koncentracije hlorida do 2500 mM nije uticalo na degradaciju. Istraživanja 
sprovedena nedavno su pokazala da je moguć i pozitivan uticaj hlorida na proces 
degradacije. Grebel i sar. (2010) su ispitivali uticaj halogenih jona na degradaciju 
organskih polutanata i zaključili da halidi hvatanjem •OH radikala prevode neselektivne 
•OH radikale u selektivnije radikale tj. reaktivne vrste halogena (engl. reactive halogen 
species RHS), pri čemu su jedinjenja sa elektron donorskim mestima posebno osetljiva na 
njihov napad. Osim toga, Wang i sar. (2011) su ispitivali ulogu hloridnih jona prilikom 
dekolorizacije azo boje u sistemu Co/peroksimonosulfat (Co/PMS) i istakli da je značajno 
smanjenje dekolorizacije primećeno 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 i 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-1 (bez hlorida) na 0.161 
min-1, 0.117 min-1, 0.109 min-1 u prisustvu 10.0, 50.0 i 10.00 mM hlorida, respektivno. 
Uočava se da iako povećanje koncentracije hlorida na 50.0 mM primetno smanjuje 
konstantu brzine dekolorizacije kapp, dalje povećanje koncentracije hlorida za dva puta 
dovodi do neznatnog pada kapp. Tokom fotohemijskih reakcija, moguća je tranformacija 
hlorida do hipohloritnog radikala (ClHO•), atoma hlora (Cl•) i dihlor anjon radikala (Cl2

•-), 
kao što je predstavljeno jednačinama [Jayson  sar., 1973]: 

119119 sM10x1.6k,sM10x3.4k,]ClOH[OHCl 







    (4.1-26) 

)2.7pKa(sM10x5.2k,sM10x1.2k,OHClHClOH 1151110
2  









 (4.1-27) 

1151110
2 sM10x1.1k,sM10x1.2k,ClClCl 







     (4.1-28) 

119
222 sM10x1k,HOClHOHCl       (4.1-29) 

115
2222 sM10x4.1k,HOCl2HOHCl       (4.1-30) 

Nastali hloridni atom (Cl•), 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 (Cl2

•-) manje reaktivan od •OH radikala [Martire i sar., 2001]. 
Očigledno je pri nižim ispitivanim koncentracijama hlorida, efekat hvatanja •OH radikala 
dominantan u slučaju dekolorizacije azo boje RO16, dok se u prisustvu visokih 
koncentracija hlorida verovatno formiraju, u većoj meri, i drugi intermedijarni radikali 
(Cl•, Cl2

•-,) koji mogu učestvovati u dekolorizaciji ispitivane boje.  

Rezultati prikazani na slici 4.1-15 pokazuju da prisustvo sulfata nema značajan uticaj na 
efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 pri ispitivanim eksperimentalnim uslovima. 
Naime, male promene procenta dekolorizacije sa 99.32% na 94.69%, 93.13% i 92.12%  su 
dobijene nakon tretmana od 20 min u prisustvu 10, 50 i 100 mM sulfata, respektivno. 
Pored toga, zabeležen je i neznatan pad konstante brzine dekolorizacije sa 0.245 min-1 (bez 
sulfata) na 0.227 min-1 u prisustvu 100 mM sulfata. Sulfati reaguju sa •OH radikalima 
prema jednačini 4.31, pri čemu je konstanta brzine ove reakcije 3.5x105 M-1s-1.  

115
4

2
4 sM10x5.3k,OHSOOHSO       (4.1-31) 

 



Rezultati i diskusija                                                             Degradacija tekstilne azo boje Reactive Orange 16 

105 
 

 

Slika 4.1-14 Uticaj hlorida na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 UV/H2O2 

procesom. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, Intenzitet UV zračenja 
730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Nastali sulfatni radikali su jaki oksidansi sa redoks potencijalom od 2.5 – 3.1 V, sličnom 
redoks potencijalu •OH radikala [Neta i sar., 1988]. Rezultati dosadašnjih istraživanja su 
pokazali da se oksidacioni procesi zasnovani na formiranju sulfatnog radikala, u kojima se 
obično persulfat i peroksimonosulfat koriste kao oksidansi, mogu uspešno primeniti u cilju 
degradacije teško biorazgradivih polutanata [Huang i sar., 2010; Sun i sar., 2009; Li i sar., 
2009]. Očigledno je da u slučaju dekolorizacije azo boje RO16 u prisustvu sulfata, dolazi 
do kompeticije reakcije hvatanja •OH radikala i reakcije formiranja sulfatnog radikala, što 
dovodi do neznatne promene efikasnosti dekolorizacije zbog činjenice da i formirani 
sulfatni radikali, zajedno sa •OH radikalima, mogu učestvovati u procesu dekolorizacije. 
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Slika 4.1-15 Uticaj sulfata na efikasnost dekolorizacije azo boje RO16 sistemom 
UV/H2O2. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, intenzitet UV zračenja 
730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Rezultati uticaja dihidrogen fosfata i hidrogen fosfata na efikasnost dekolorizacije azo boje 
RO16 su prikazani na slici 4.1-16. Uočava se da oba ispitivana anjona imaju neznatan 
uticaj na procenat dekolorizacije. S obzirom da hidrogen fosfat ima veću konstantu brzine 
reakcije sa •OH radikalima od dihidrogen fosfata (jednačina), očekuje se da će prisustvo 
ovih jona više inhibirati brzinu dekolorizacije, što je u skladu sa rezultatima dobijenim 
tokom dekolorizacije azo boje RO16. 

114
2442 sM2x10kO,HHPOOHPOH         (4.1-32) 

116
24

2
4 sM5x10kO,HHPOOHHPO         (4.1-33) 
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a) 

 

 
b) 

Slika 4.1-16 Uticaj a) dihidrogen fosfata, b) hidrogen fosfata na efikasnost dekolorizacije 
azo boje RO16 sistemom UV/H2O2. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-

3, Intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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4.1.3 MS karakterizacija i identifikacija proizvoda degradacije 

4.1.3.1 MS karakterizacija RO16 

Početni stadijum identifikacije degradacionih proizvoda azo boje RO16 sastojao se od 
optimizacije uslova snimanja na masenom spektrometru i od MSn  karakterizacije 
molekula boje. Predloženi put fragmentacije može biti od velikog značaja tokom 
identifikacije fotodegradacionih proizvoda. Karakterizacija molekula boje RO16 vršena je 
direktnim injektiranjem netretiranog uzorka boje koncentracije 2 mg dm-3 rastvorenog u 
H2O/MeOH (50/50, v/v) u maseni spektrometar sa jonskim trapom kao analizatorom. 
Dobijeni spektar je prikazan na slici 4.1-17.  

 

 

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

Kao što se može uočiti, u spektru su prisutna pet signala na m/z vrednostima 594.2 [M-
2H+Na]-, 534.2 (onečišćenje), 492.0 [M-SO3]-,474.2 [M-H2SO4]-, 285.4 [M-2H]2-.  

U cilju određivanja tačne 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-3 u 
H2O/MeOH (50/50, v/v). Razlike snimljenog spektra (FT-ICR) u poređenju sa prethodnim 
(ESI/ITMS) su očigledne. Dvostruko naelektrisani jon [M-2H]2- 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-
H2SO4]-, su najintenzivniji u spektru. Interesantno je napomenuti da je u FT-ICR spektru 
prisutan i jon koji odgovara deprotonovanom obliku molekula boje [M-H]- na m/z 
vrednosti 572.0168, koji nije bio prisutan u ESI/IT masenom spektru. Imajući u vidu 
činjenicu da su eksperimenti rađeni sa supstancom čistoće 50% bez dodatnog 
prečišćavanja, signal na m/z vrednosti 534.0696, prisutan takođe i u ESI/IT masenom 
spektru, verovatno potiče od onečišćenja u polaznom uzorku. 
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Slika 4.1-18 ESI/FT-ICR maseni spektar azo boje RO16 

Dalje je izvršena konsekutivna MSn fragmentacija svakog dobijenog jona, sudarom 
izazvanom disocijacijom (engl. collision induced dissociation, CID) u jonskom trapu, i u 
IRMPD modu u ICR ćeliji. MS2 fragmentacijom signala na m/z 594.2 nastaje signal na 
m/z 474.2 koji odgovara gubitku (neutral loss) NaHSO4, tipičnom gubitku za jedinjenja 
koja sadrže sulfatnu ili sulfonsku funkcionalnu grupu [Holcapek i sar., 2007]. Ovaj jon 
(m/z 474.2) je bio prekusor za dalju MS3 fragmentaciju, kojom su dobijeni fregmenti na 
m/z vrednostima 446.0, 382.0, 366.0, 278.8, 263.7 i 236.6. Joni na m/z 382.0 i 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 mogućih cepanja azo veze, praćene ili 
ne prenosom vodonikovih atoma, kao što su cepanje veze između azota i susednog atoma 
ugljenika, cepanje veze između azotovih atoma u azo grupi i premeštanje uz gubitak azota 
[Holcapek i sar., 2010]. Na osnovu fragmentacione šeme i dominantnog formiranja jona 
na m/z 278.8, u slučaju azo boje RO16 verovatno dolazi do cepanje veze između azota i 
ugljenika naftalenskog jezgra. Takođe, neutralni gubitak azota uz formiranje jona na m/z 
446.0 je moguć kao konkurentni put fragmentacije. 

Dva konsekutivna puta fragmentacije jedinjenja na m/z 446.0 mogu biti predložena. Prvi 
put je zasnovan na neutralnom gubitku SO3 sa naftalenskog jezgra uz formiranje jona na 
m/z 366.0. Izolacija i MS4 fragmentacija jona m/z 366.0 daje dalje dva fragmenta. 
Fragment na m/z 275.0 nastaje homolitičkim cepanjem veze između sumpora i ugljenika 
benzenovog jezgra sa dodatnim gubitkom SO2 i eten radikala. S druge strane, fragment na 
m/z 324.0 nastaje premeštanjem vodonika acil grupe na azot amino grupe, što predstavlja 
karakterističnu migraciju ukoliko je vodonik prisutan kod N-suspituisanih aromatičnih 
amina (gubitak ketena). Jon na m/z 382.0 nastaje u drugom mogućem fragmentacionom 
putu jona na m/z 446.0, neutalnim gubitkom SO2 sa naftalenskog jezgra. MS4 
fragmentacija jona na m/z 382.0 pokazuje sličan način fragmentacije kao što je prethodno 
opisano u slučaju jona na m/z 366, pri čemu su dobijeni joni na m/z 340 i m/z 290.9, što se 
može pripisati gubitku ketena iz amidne grupe i homolitičkom cepanju sulfonske grupe 
benzenovog jezgra, respektivno.  
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Disocijacija izazvana sudarom (CID) radikal anjona na m/z 278.8, nastalog homolitičkim 
cepanjem veze između 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 pomoću masenog spektrometra visoke 
rezolucije (FT-ICR), moguće je, u programskom paketu ApexControl 1.0 (Bruker 
Daltonics), generisati elmentarne formule svih fragmenata, što predstavlja još jednu 
potvrdu tačnosti predloženih struktura. Takođe, egzaktnim merenjem m/z vrednosti 
dobijeno je dobro slaganje između teorijskih i eksperimentalnih vrednosti, pri čemu je 
relativna greška manja od 10 ppm u svim slučajevima. Egzaktne m/z vrednosti svih 
fragmenata RO16 boje, kao i empirijske formule su navedene u tabeli 4.1-1. Verovatna 
šema fragmentacije azo boje RO16, zasnovana na ESI/IT i ESI/FT-ICR analizi prikazana 
je na slici 4.1-19.  

 

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

Eksperimentalna masa 
prekursor jona (m/z) 

Izračunata masa prekursor 
jona (m/z) Elementarni sastav Greška 

(ppm) 

474.0473 474.0435 C20H16N3O7S2
- 8.1 

593.9991 593.9928 C20H17N3NaO13S3
- 10.5 

572.0168 572.0109 C20H18N3O11S3
- 10.3 

285.5031 571.0031 C20H17N3O11S3
2- 5.5 

446.0391 446.0374 C20H16NO7S3
- 3.8 

382.0781 382.0754 C20H16NO5S- 7.1 

366.0822 366.0806 C20H16NO4S- 4.8 

273.0972 273.0952 C18H14NO3S- 7.3 

291.0922 291.0901 C18H13NO3
-• 7.2 

340.0660 340.0649 C18H14NO4S- 3.2 

324.0718 324.0700 C18H14NO3S- 5.5 

279.0222 279.0207 C12H9NO5S-• 5.3 

263.9986 263.9972 C11H6NO5S- 5.3 

237.0120 237.0101 C10H7NO4S-• 8.1 
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Slika 4.1-19 ESI/IT-MSn fragmentacija azo boje Reactive Orange 16 
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4.1.3.2 Identifikacija proizvoda degradacije 

Nakon preliminarne fragmentacije azo boje RO16, analizirani su uzorci dobijeni tokom 
UV/H2O2 tretmana. FT-ICR spektar uzorka nakon 1 min UV/H2O2 tretmana prikazan je na 
slici 4.1-20.  

 

 

Slika 4.1-20 ESI/FT-ICR maseni spektar  azo boje RO16 nakon 1 minuta UV/H2O2 
tretmana. c0(RO16) = 50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
zračenja 1950μW cm–2, temperatura 25.0 ± 0.5ºC. 

Kao što se može uočiti, tri nova jona na m/z vrednsotima 609.9881, 490.0383 i 400.0604 
su prisutna u spektru u poređenju sa spektrom netretiranog uzorka boje (slika 4.1-18). 
Važno je i napomenuti da jon na m/z 609.9881 ima veću m/z vrednost od polaznog 
jedinjenja 593.9932, gde je razlika tačno Δm/z 15.9946. Pored toga, primetno je da je m/z 
jona na 490.0383 za vrednost Δm/z 15.9952 veća od jona na m/z 474.0431. MS2 analiza 
jona na m/z 609.9881 pokazala je sličan način fragmentacije kao što je opisano kod jona 
m/z 593.9932, s tim što su m/z vrednosti svih fragmenata veće od m/z vrednosti fragmenta 
u MS2 spektru jona 593.9932. Slični rezultati dobijeni su i prilikom MS2 fragmentacije 
jona m/z 490.0383. Naime, joni na m/z vrednostima 462.0347 i 295.0164, imaju veće m/z 
vrednosti od odgovarajućih fragmenata signala na m/z 474.0431. Imajući u vidu ove 
činjenice, može se postaviti hipoteza o formiranju mono-hidroksiliranih proizvoda u 
slučaju degradacije azo boje RO16. Prema Ozenu i sar. (2004) moguća su tri tipa adicionih 
reakcija u slučaju napada •OH radikala na molekul azo boje: adicija na hromoforu, adicija 
na aromatično jezgro i oduzimanje vodonika. U slučaju azo boje RO16, na osnovu 
prisustva fragmenta na m/z 295.0164 u MS2 spektru jona m/z 490.0383, moguće je 
pretpostaviti da do adicije •OH radikala, najverovatnije, dolazi na naftelenskom jezgru. 
Palmisano i sar. (2007) su objavili da ukoliko jedinjenje sadrži elektron akceptorsku 
(sulfonska) i elektron donorku grupu (hidroksilna i amidna), napad •OH radikala se odvija 
na poziciji koju određuje elektron donorska grupa. Međutim, u slučaju boje RO16, tačan 
položaj adicije •OH grupe na naftalensko jezgro nije moguće odrediti s obzirom da su za 
naftalensko jezgo vezane dve elektron donorske i jedna elektron akceptorka grupa.  
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Prisustvo jona na m/z 400.0604 u masenom spektru uzorka nakon UV/H2O2 tretmana od 1 
minuta potvrđuje da je napad •OH radikala na sulfonsku grupu paralelan mehanizam 
oksidacije. Međutim, 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, što je 
potvrda da tokom oksidacije azo boje RO16 dolazi i do adicije •OH radikala na azo grupu, 
kao i do raskidanja ove veze (tabela 4.1-2).  

Tabela 4.1-2 Proizvodi degradacije formirani tokom UV/H2O2 tretmana azo boje Reactive Orange 16 
identifikovani ESI/FT-ICR tehnikom 

Struktura Izračunata 
m/z vrednost 

Eksperimentalna 
m/z vrednost 

Greška 
(ppm) 

 

490.0348 490.0383 7.1 

 

609.9878 609.9881 0.4 

 

400.0609 400.0604 -1.2 

 

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 značajno smanjeni. Nakon dužih 
vremena tretmana (10, 30 i 60 min) signali svih detektovanih jona su nestali, što ukazuje 
na dalju oksidativnu degradaciju intermedijarnih proizvoda. Ovi rezultati su u skladu sa 
rezultatima praćenja promene koncentracije azo boje RO16 u vremenu (slika 4.1-4a), koji 
pokazuju značajan pad koncentracije boje u istom periodu tretmana. Osim toga, rezultati 
IC analize (slika 4.1-4b) su potvrdili formiranje organskih kiselina malih masa (mravlje i 
sirćetne), koje nastaju verovatno kao posledica dalje sukcesivne oksidacije i otvaranja 
aromatičnih 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/H2O2 tretmana azo boje Reactive Orange 16 
identifikovani GC/MS tehnikom 

Ime jedinjenja Struktura Hemijska formula Mw 

Dimetil sulfonat 

 

C2H6O2S 94 

Acetamid 

 
 

C2H5NO 59 

Benzoeva kiselina 

 

C7H6O2 122 

Benzaldehid 

 

C7H6O 106 

p-hidroksi-benzoeva 
kiselina 

 

C8H8O2 136 

Ftalimid 

 

C8H5NO2 

 
147 
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Na osnovu struktura degradacionih proizvoda identifikovanih ESI/IT i ESI/FT-ICR 
tehnikama i GC/MS tehnikom, kao i jonskom hromatografijom identifikovanih proizvoda 
mineralizacije, mogući mehanizam degradacije azo boje RO16 procesom UV/H2O2 
prikazan je na slici 4.1-21. Može se zaključiti da proces degradacije azo boje RO16 
uključuje nekoliko oksidacionih koraka kao što su adicija •OH radikala na aromatično 
jezgro, raskidanje veze između ugljenika aromatičnog jezgra i sumpora sulfonske grupe, 
raskidanje veze između ugljenika naftalenskog jezgra i azota azo grupe, raskidanje veze 
N N u azo grupi i otvaranje aromatičnih struktura.   

 
 

Slika 4.1-21 Predloženi mehanizam degradacije azo boje RO16 UV/H2O2 procesom 
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4.1.4 Ekotoksikološka analiza 

Vibrio fisheri ja najčešće korišćeni test organizam za procenu toksičnosti kako 
površinskih, tako i otpadnih voda. Prednost Vibrio fisheri testova toksičnosti ogleda se u 
kratkom vremenu analize i jednostavnosti u radu. Rezultati toksičnosti uzoraka uzetih na 
početku tretmana i u različitim vremenskim intervalima tokom tretmana prikazani su na 
slici 4.1-22. Toksičnost netretiranog uzorka boje, izražena kao procenat inhibicije, iznosila 
je 59.37%. Tokom prvih 10 min tretmana zabeleženo je značajno povećanje toksičnosti 
(94.84%). Međutim, u kasnijim fazama tretmana toksičnost je postepeno smanjena, pri 
čemu je procenat inhibicije nakon 30 min, 60 min, 120 min i 180 min tretmana iznosio 
85.52%, 68.7%, 64.05% i 60.32%, respektivno. Povećanje toksičnosti uzorka u početnim 
fazama tretmana, kao posledica formiranja toksičnijih intermedijera od polaznog 
jedinjenja, primećeno je i u studijama drugih autora [Karci i sar., 2012; Olmez-Hanci i 
sar., 2013; Bernabeu i sar., 2012]. Međutim, u slučaju azo boje RO16 pad inhibicije ispod 
početne vrednosti nije zabeležen, što se može donekle pripisati akumulaciji proizvoda 
degradacije nastalih otvaranjem aromatičnih struktura [Santiago i sar., 2011]. 

 

 

Slika 4.1-22 Procena toksičnosti tokom UV/H2O2 tretmana azo boje RO16. c0(RO16) = 
50.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet zračenja 1950 μW cm–

2, temperatura 25.0 ± 0.5ºC (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 došlo do 
degradacije ispitivanih supstrata u periodu od 24h. S druge strane, došlo je do izvesnih 
promena u UV-vis spektru ranitidina tokom direktnog tretmana UV zračenjem (1950 μW 
cm–2). Tipičan UV-vis spekar ranitidina sadrži dve apsorpcione trake, jednu sa 
maksimumom na 229 nm i drugu sa maksimumom na 315 nm. Apsorpcioni maksimum na 
229 nm potiče od apsorpcije disupstituisanog jezgra furana, dok maksimum na 315 nm 
odgovara apsorpciji diamino nitroetenske grupe [Cholerton i sar., 1984]. Očigledno 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-
1a). Spektar metamizola karakteriše prisustvo široke trake u opsegu talasnih dužina od 200 
nm do 275 nm. Već nakon 5 min UV tretmana dolazi do narušavanja strukture molekula 
metamizola i gubitka osnovne trake u spektru (slika 4.2-1b). Uočava se formiranje novog 
pika na 240 nm, čiji intenzitet u vremenu opada, kao i formiranje pikova na 225 nm i 325 
nm, dok intenzitet ovih pikova raste tokom UV tratmana. U spektru ciprodinila nije došlo 
do promena tokom direktnog izlaganja UV zračenju (slika 4.2-1c). Eksperimentalno 
određeni molarni ekstinkcioni koeficijenti ranitidina, metamizola i ciprodinila iznose 
4990.05 M-1s-1, 5510 M-1s-1, 11 528 M-1s-1, respektivno. Na osnovu navedenih rezultata 
evidentno je da su ranitidin i metamizol u stanju da apsorbuju UV zračenje koje emituju 
lampe, što ima za cilj promene u strukturi ovih molekula. Međutim, rezultati TOC analize 
potvrđuju 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, podleže izvesnim 
strukturnim promenama direktnim izlaganjem UV zračenju, međutim ne dolazi do 
značajnog narušavanja njegove strukture, kao i do značajnog stepena mineralizacije.  
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a) 

 
b) 

 
c) 

Slika 4.2-1 Spektralne promene a) ranitidina, b) metamizola i c) ciprodinila tokom UV 
tretmana. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(Cip) = 10.0 mg dm-3, pH 7.0 
± 0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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U suprotnom, eksperimenti sa vodonik peroksidom i UV zračenjem su ukazali na značajan 
stepen degradacije ispitivanih supstrata (slika 4.2-2). Dobijen je značajan pad intenziteta 
trake na 315 nm u spektru ranitidina već 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). Očigledno 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 karakteriše smanjenje intenziteta glavnih pikova i 
njihov potpuni gubitak nakon 10 min i 15 min, respektivno (slika 4.2-2b i c). 

 

 
a) 

 
b) 
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c) 

Slika 4.2-2 Spektralne promene a) ranitidina, b) metamizola i c) ciprodinila u toku 
UV/H2O2 tretmana. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(Cip) = 10.0 mg 
dm-3,c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25.0 
± 0.5ºC. 

Rezulatati TOC analize UV/H2O2 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 
dostiže 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 i 180 min iznosio je 23%, 73% i 77%, respektivno (slika 4.2-4). 
Slične vrednosti su dobijene i tokom UV/H2O2 tretmana ciprodinila (slika 4.2-5). Nakon 
10 min, 120 min i 180 min tretmana, vrednosti uklonjenog ukupnog organskog ugljenika 
su iznosile 20%, 68%, 71%. S obzirom da su eksperimenti rađeni bez dodatka vodonik-
peroksida u vremenu, odsustvo potpune mineralizacije je najverovatnije posledica pada 
njegove koncentracije, a samim tim i efektivne koncentracije •OH radikala. Takođe, tokom 
tretmana, koncentracija organskih interemedijera koji pokazuju visoku reaktivnost prema 
•OH radikalima se povećava, tako da je i potrošnja •OH radikala veća.  
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Slika 4.2-3 Promena koncentracije ranitidina, TOC vrednosti i koncentracije peroksida u 
toku UV/H2O2 tretmana. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3,pH 7.0 ± 
0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

 

Slika 4.2-4 Promena koncentracije metamizola, TOC vrednosti i koncentracije peroksida u 
toku UV/H2O2 tretmana. c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3,pH 7.0 ± 
0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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Slika 4.2-5 Promena koncentracije ciprodinila, TOC vrednosti i koncentracije peroksida u 
toku UV/H2O2 tretmana. c0(Cip) = 16.0 mg dm-3,c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3,pH 7.0 ± 0.2, 
intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Rezultati formiranja mineralizacionih proizvoda i organskih kiselina malih masa tokom 
UV/H2O2 tretman ranitidina prikazani su na slici 4.2-6 kao zavisnost koncentracije 
nastalih jona u funkciji vremena tretmana. Kao što se može uočiti, sulfat, nitrat, nitrit i 
amonijum jon su glavni mineralizacioni proizvodi, dok su tokom tretmana nastale i 
sirćetna, mravlja i oksalna kiselina. Samo je sulfat formiran u značajnoj koncentraciji, a 
njegovo formiranje prati rastući trend. Međutim, maksimalna detektovana koncentracija 
sulfata (7.61 mg dm-3) je niža od dobijene vrednosti na osnovu stehiometrijskog proračuna 
(9.17 mg dm-3), uzimajući u obzir da je došlo do potpune mineralizacije ranitidina. Glavni 
mineralizacioni proizvod koji sadrži azot je nitrat, a njegova koncentracija se značajno 
povećava u početnoj fazi i ostaje nepromenjena do kraja tretmana. Niske koncentracije 
nitrita su detektovane na početku tretmana, dok je koncentracija istog pala ispod granica 
detekcije nakon 120 min. Tokom tretmana nije došlo do značajnih promena koncentracija 
amonijum jona u vremenu. Ukupan sadržaj azota nakon 180 min je oko četiri puta manji 
od stehiometrijski očekivanog, što ukazuje na moguće formiranje gasovitih proizvoda koji 
sadrže azot, kao i elementarnog azota. Koncentracija formijata tokom UV/H2O2 tretmana 
dostiže maksimalnu vrednost nakon 4 min, smanjuje se za oko 50% do 10 min i ostaje 
nepromenjena do kraja tretmana. Sličan rezultat evolucije u vremenu dobijen je i za druge 
dve organske kiseline. Koncentracija oksalata naglo raste u prvim minutima tretmana, 
dostiže maksimum do 10 min, nakon čega dolazi do kontinuiranog pada njene 
koncentracije. Generalno, detektovane koncentracije acetata su niže od koncentracija 
formijata i oksalata, a povećanje koncentracije u početnim stadijumima tretmana i pad 
nakon toga se takođe uočava. Kao glavni mineralizacioni proizvod koji sadrže 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 i 4.2-8a). Koncentracija ukupnog azota na kraju 
tretmana je daleko ispod stehiometrijski očekivane u slučaju oba supstrata. Kao i prilikom 
degradacije ranitidina i ovde se može postaviti hipoteza o eventualnom formiranju 
gasovitih proizvoda (N2, N2O). Oksalati su formirani u značajnoj koncentraciji prilikom 
degradacije, kako metamizola tako i ciprodinila, a trend porasta koncentracija svih 
detektovanih anjona organskih kiselina (formijat, acetat, oksalat) u početnoj fazi i pad 
nakon toga je očigledan (slika 4.2-7b i 4.2-8b). Imajući u vidu navedene rezulate može se 
zaključiti da tokom UV/H2O2 tretmana ispitivanih supstrata dolazi kako do formiranja i 
dalje oksidacije mineralizacionih proizvoda, tako i do njihovog  delimičnog akumuliranja 
u rastvoru. 

 

 
a) b) 

Slika 4.2-6 Formiranje mineralizacionih proizvoda (a) i organskih kiselina (b) tokom 
UV/H2O2 tretmana ranitidina. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 
7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25 ± 0.5ºC 

 
a) b) 

Slika 4.2-7 Formiranje mineralizacionih proizvoda (a) i organskih kiselina (b) tokom 
UV/H2O2 tretmana metamizola. c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3,pH 
7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25 ± 0.5ºC 
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a) b) 

Slika 4.2-8 Formiranje mineralizacionih proizvoda (a) i organskih kiselina (b)  tokom 
UV/H2O2 tretmana ciprodinila. c0(Cip) = 10.0 mg dm-3,c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3,pH 7.0 
± 0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25 ± 0.5ºC 

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 određene vrednosti raste prividna konstanta 
degradacije ispitivanih supstrata, nakon čega dolazi do inhibicije degradacije. Inhibitorni 
uticaj viška peroksida detaljno je opisan u Poglavlju 4.1.1.2. Optimalna koncentracija 
peroksida za degradaciju ranitidina iznosi 20.0 mM, što odgovara molarnom odnosu 
peroksid/ranitidin ([H2O2]0/[Ran]0) 210. Za degradaciju metamizola optimalan opseg 
inicijalne koncentracije peroksida je od 20.0 do 40.0 mM, što odgovara molarnom odnosu 
peroksida i supstrata ([H2O2]0/[Met]0) od 145 do 291. Ova vrednost za ciprodinil je takođe 
20.0 mM, što odgovara molarnom odnosu peroksida i ciprodinila 227.  
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a) 

 

 
b) 
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c) 

Slika 4.2-9 Uticaj inicijalne koncentracije peroksida na efikasnosti uklanjanja a) ranitidina, 
b) metamizola i c) ciprodinila. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(Met) = 30.0 mg dm-3,c0(Cip) = 
10.0 mg dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC (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 
povećanjem inicijalne koncentracije ranitidna, primetan je neznatan porast prividne 
konstanta brzine njegove degradacije, što je najverovatnije posledica porasta broja 
molekula koji učestvuju u reakciji, kao i činjenice da je ranitidin podleže i direktnoj 
degradaciji (slika 4.2-1a). Porast inicijalne koncentracije metamizola dovodi do neznatnog 
smanjenja prividne konstante njegove degradacije, što može biti posledica veće apsorpcije 
UV zračenja zbog njegovog većeg molarnog ekstinkcionog koeficijenta. Ovakav uticaj 
dobijen je i prilikom degradacije azo boje RO16 (poglavlje 4.1.1.1). Zbog niske 
rastvorljivosti ciprodinila (10 mg dm-3), ispitan je uticaj inicijalne koncentracije 5.0 i 10.0 
mg dm-3. Vrednosti prividnih konstanti degradacije ciprodinila ne zavise od njegove 
inicijalne koncentracije pri ispitivanim uslovima. Harir i sar. (2007) su u svom istraživanju 
došli do saznanja da promena koncentracije imazapika ne utiče na konstantu brzine 
njegove fotodegradacije pod dejstvom simuliranog sunčevog zračenja.   
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c) 

Slika 4.2-10 Uticaj inicijalne koncentracije a) ranitidina, b) metamizola i c) ciprodinila na 
efikasnost uklanjanja UV/H2O2 procesom. c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3,pH 7.0 ± 0.2, 
intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC (rezultati predstavljaju srednju vrednost 
tri merenja ± SD). 

4.2.1.4 Uticaj pH 

Za ispitivanje uticaja pH vršeni su eksperimenti na sledećim pH vrednostima: 2.0, 3.0, 5.0, 
7.0, 9.0 i 10.0. Dobijeni rezultati pokazuju da je efikasnost uklanjanja ispitivanih supstrata 
neznatno smanjenja u kiseloj u odnosu na neutralnu sredinu, dok je drastičan pad 
efikasnosti prisutan u alkalnoj sredini (slika 4.2-11). Slični 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 ponašanja. 
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c) 

Slika 4.2-11 Uticaj pH na na efikasnost uklanjanja a) ranitidina, b) metamizola i c) 
ciprodinila UV/H2O2 procesom. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(Met) = 30.0 mg dm-3,c0(Cip) = 
10.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 730 μW 
cm–2, 25.0 ± 0.5ºC (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri merenja ± SD). 

4.2.2 Uticaj tipičnih konstituenata prirodnih voda 

S obzirom da različite koncentracije rastvorene organske materije mogu biti prisutne, kako 
u otpadnim, tako i u površinskim vodama, od izuzetne je važnosti ispitati njihov uticaj na 
efikasnost uklanjanja zagađujućih materija UV/H2O2 procesom. Uticaj različitih 
koncentracija huminske kiseline (1.0 i 5.0 mg dm-3), kao važnog konstituenta rastvorene 
organske materije, na efikasnost uklanjanja ranitidina ispitivan je pri početnoj 
koncentraciji ranitidina 30.0 mg dm-3 i koncentraciji peroksida 20.0 mM. Kontrolni uzorak 
pod istim uslovima, ali bez dodatka huminske kiseline takođe 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-3 huminske kiseline. Prirodna 
organska materija može imati dvojak uticaj na efikasnost UV/H2O2 tretmana, koji se ne 
može predvideti bez sprovedenih eksperimentalnih ispitivanja. Ona može delovati kao 
fotosenzitizer ili stupati u reakcije kompeticije sa supstratima za apsorpciju UV zračenja 
ili reakciju sa •OH radikalima [Guerard i sar., 2009; Gerecke i sar., 2001]. Xu i sar. (2011) 
su došli do saznanja da direktna reakcija singletnog i tripletnog stanja rastvorene organske 
materije DOC(3DOC*) sa amoksicilinom odgovorna za 48-74% njegove degradacije pod 
dejstvom sunčevog zračenja. Jacobs i sar. (2012) su ustanovili da dolazi do povećanja 
degradacije kafeina pod dejstvom sunčevog zračenjau vodama koje sadrže fulvo kiseline 
izolovane iz različitih izvora. S druge strane, uočen je inhibitorni efekat huminskih 
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kiselina tokom UV/H2O2 tretmana nekih lekova kao što su bezafibrat [Yuan i sar., 2011] i 
klofibrat [Li i sar.,2010]. Rezultati dobijeni  u ovom istraživanju pokazuju da se efikasnost 
uklanjanja ranitidna smanjuje u prisustvu huminske kiseline, pri čemu je inhibitorni efekat 
izraženiji pri većim koncentracijama. Negativan uticaj huminske kiseline je dobijen i 
tokom UV/H2O2 tretmana metamizola i ciprodinila. Rezultati su sumirani u tabeli 4.2-1. 

 

 

Slika 4.2-12 Uticaj huminske kiseline na efikasnost degradacije ranitidina UV/H2O2 
procesom. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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Tabela 4.2-1 Uticaj huminske kiseline, bikarbonata, nitrata, hlorida i sulfata na efikasnost degradacije 
metamizola i ciprodinila UV/H2O2 procesom 

Ispitivani 
anjon Koncentracija 

Metamizol Ciprodinil 
Degradacija (%) kapp (min-1) Degradacija (%) kapp (min-1) 

HA 
0 mg dm-3 96.85 0.082 94.28 0.078 
1 mg dm-3 92.23 0.075 92.25 0.069 
5 mg dm-3 89.32 0.069 88.28 0.065 

HCO3
- 

0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078 
1 mM 95.84 0.065 93.21 0.062 
10 mm 94.12 0.063 91.20 0.060 
100 mM 85.23 0.054 84.95 0.052 

NO3
- 

0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078 
1 mM 96.22 0.082 93.25 0.072 
10 mm 93.28 0.074 92.58 0.069 
100 mM 74.28 0.062 76.60 0.060 

Cl- 

0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078 
1 mM 96.80 0.080 93.85 0.077 
10 mm 95.59 0.080 94.05 0.079 
100 mM 95.22 0.071 92.28 0.069 

SO4
2- 

0 mM 96.85 0.082 94.28 0.078 
1 mM 96.82 0.08 94.30 0.078 
10 mm 96.8 0.083 94.30 0.076 
100 mM 96.81 0.082 93.98 0.077 

 

 

Imajući u vidu činjenicu da je bikarbonatni anjon uglavnom prisutan u uslovima koji 
vladaju u prirodnim vodama, ispitivan je uticaj ovog jona na efikasnost uklanjanja 
ranitidina. Kao što se može uočiti iz rezultata priakazanih na slici 4.2-13, prisustvo 
bikarbonata smanjuje eliminaciju ranitidina. Kada je bikarbonat prisutan u 
koncentracijama 0, 1.0, 10.0 i 100.0 mM, procenat uklanjanja je iznosio 99.11%, 99.28%, 
96.78%, 74.05%, respektivno. Dobijeni rezultati su očekivani s obzirom da se reakcijom 
bikarbonata sa •OH radikalima smanjuje njihova efektivna koncentracija za reakciju sa 
ranitidinom. Rezultati uticaja bikarbonata na efikasnost uklanjanja metamizola i 
ciprodinila su prikazani u tebeli 4.2-1.  
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Slika 4.2-13 Uticaj bikarbonata na efikasnost degradacije ranitidina UV/H2O2 procesom. 
c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 8.5± 0.2, intenzitet UV zračenja 
730 μW cm–2, 25 ± 0.5ºC. 

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-1), smanjuje se na 0.44 min-1 kada 
konentracija nitrata poraste na 10.0 mM, dok je značajan pad prividne konstante (0.16 
min-1) zabeležen pri daljem povećanju koncentracije nitrata na 100.0 mM. Očigledno je da 
prisustvo nižih koncentracija nitrata (1.0 i 10.0 mM) ne utiče na efikasnost uklanjanja 
ranitidina, dok prisustvo 100.0 mM nitrata smanjuje efikasnost za skoro tri puta. Uprkos 
mogućem dvojakom uticaju nitrata na efikasnost UV/H2O2 procesa, kod ranitidina je 
dominantan negativan uticaj. U tabeli 4.2-1 sumiran je uticaj nitrata na efikasnost 
uklanjanja metamizola i ciprodinila.   
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Slika 4.2-14 Uticaj nitrata na efikasnost degradacije ranitidina UV/H2O2 procesom. 
c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 
730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Rezultati uticaja hlorida na efikasnost uklanjanja ranitidina UV/H2O2 procesom pokazuju 
da prisustvo hlorida ne utiče primetno na efikasnost procesa (slika 4.2-15a). Naime, sa 
povećanjem koncentracije hlorida od 1.0 na 100.0 mM značajne promene u efikasnosti 
uklanjanja nisu uočene. Kao što je prikazano na slici 4.2-15b prisustvo sulfata neznatno 
utiče na efikasnost uklanjanja ranitidina pri ipitivanim eksperimentalnim uslovima. Male 
razlike u procentu uklanjanja su primetne nakon 4 min tretmana, pri čemu je zabeležen 
pad sa 93.5% (bez sulfata) na 93.15%, 92.23% i 89.95% u prisustvu 1.0, 10.0 i 100.0 mM 
sulfata, respektivno. 

 
a) 
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b) 

Slika 4.2-15 Uticaj hlorida (a) i sulfata (b) na efikasnost degradacije ranitidina UV/H2O2 
procesom. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

Rezultati poređenja efikasnosti degradacije ispitivanih supstrata u destilovanoj vodi i 
površinskoj vodi, kao realnom matriksu u kome su prisutni svi pojedinačno ispitani joni, 
prikazani su na slici 4.2-16. Uočava se da je degradacija sporija u površinskoj vodi i da 
smanjenje efikasnosti kod svih supstrata iznosi u proseku oko 20%.  

 
a) 
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b) 

 

 
c) 

Slika 4.2-16 Efikasnost uklanjanja a) ranitidina,b) metamizola i c) ciprodinila u 
demineralizovanoj i površinskoj vodi. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(Met) = 30.0 mg dm-3, 
c0(Cip) = 10.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 
730 μW cm–2, 25 ± 0.5ºC 
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4.2.3 Identifikacija degradacionih proizvoda ranitidina, metamizola i 
ciprodinila 

Prvi korak praćenja degradacije ranitidina tehnikom masene spektrometrije sastojao se od 
njegove MSn karakterizacije koja je sprovedena direktnim injektiranjem netretiranog 
uzorka ranitidina (3 mg dm-3, H2O/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 još jedan signal na 
m/z 330.9 koji verovatno odgovara protonovanom obliku najčešće prisutnog onečišćenja u 
uzorku, S-oksida (N-[2-[[[5-[(dimethilamino)methil]furan-2-il]methil] sulfinil]ethil]-N Œ-
methil-2-nitroeten-1,1-diamin) [Jones i Plumb, 2006]. MS2 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 i 124.0, kao što je prikazano na slici 4.2-18. 

 

 

 

Slika 4.2-17 +ESI/IT maseni spektar ranitidina 

 

Slika 4.2-18 +ESI/IT-MS2 spektar ranitidina 
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Najintenzivniji signal u MS2 spektru ranitidina (m/z 269.9) odgovara tipičnom gubitku 
N,N dimetil amino grupe. Izolacijom i daljom fragmentacijom ovog jona (MS3) nastaje 
jon na m/z 223.9, najverovatnije gubitkom NO2 radikala. Jon na m/z 223.9 je takođe 
prisutan i u MS2 spektru ranitidina. Fragmenti na m/z 175.9, 169.8, 143.9, 138.0 i 124.0 
nastaju raskidanjem odgovarajućih jednostrukih veza između ugljenikovih atoma i između 
atoma ugljenika i sumpora, dok jon na m/z 214.9 nastaje gubitkom diaminonitroeten 
grupe. Šema fragmentacije ranitidina prikazana je na slici 4.2-19. 

 

 

 

Slika 4.2-19 ESI/IT-MS3 fragmentacija ranitidina 

 

Nakon preliminarne MS3 karakterizacije ranitidina anlizirani su uzorci prikupljeni u 
određenim vremenskim intervalima tokom UV/H2O2 tretmana (slika 4.2-20 – 4.2-23). 
Intenzitet signala protonovanog oblika ranitidina naglo se smanjuje već nakon 1 min 
tretmana i potpuno nestaje nakon 6 min, što predstavlja još jednu potvrdu da je došlo do 
njegove degradacije. S druge strane, intenzitet signala na m/z 330.9 drastično raste u 
početnim fazama tretmana (1 min i 2 min), nakon čega je uočen pad. Očigledno je da i 
prilikom degradacije ranitidna dolazi do formiranja mono-hidroksilovanog degradacionog 
proizvoda, kao i njegove dalje oksidativne degradacije. Imajući u vidu struktiru ranitidina, 
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verovatni mehanizam napada •OH radikala je oduzimanje vodonika. MS2 fragamentacijom 
mono-hidroksilovanog intermedijera (m/z 330.9) dobijeni su joni na m/z 187.8, 175.8, 
155.8 i 137.9. Na osnovu ovih rezultata je moguće predvideti položaj inicijalnog napada 
•OH radikala. 

 

 

 

Slika 4.2-20 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina na početku tretmana. c0(Ran) = 
30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2 

 

 

Slika 4.2-21 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina nakon 1 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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Slika 4.2-22 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina nakon 2 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

 

Slika 4.2-23 +ESI/IT maseni spektar uzorka ranitidina nakon 6 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

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. Pretraživanjem dostupnih baza nije 
pronađeno odgovarajuće poklapanje masenih spektara, što je i očekivano, jer je u pitanju 
degradacioni proizvod. Međutim, na osnovu ovih rezultata, kao i rezultata MS3 
fragmentacije ranitidina gde je nakon primarnog gubitka N,N-dimetil amino grupe, a 
nakon toga i nitro radikala, dobijen jon na m/z vrednosti 223.9, može se pretpostaviti da 
mehanizam degradacije uključuje i napad •OH radikala na nitroetensku grupu ranitidna. 
Ova pretpostavka je u skladu sa rezultatima dobijenim analizom UV-vis spektara. 
Predloženi 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. c0(Ran) = 30.0 mg dm-

3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 730 μW cm–2, 25 ± 
0.5ºC. 

 

 

Slika 4.2-25 Predloženi mehanizam degradacije ranitidina UV/H2O2 procesom 

Maseni spektar metamizola, snimljen u pozitivnom 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) potiče 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 MS2 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. Šema fragmentacije metamizola 
prikazana je na slici 4.2-27.  

 

 

Slika 4.2-26 +ESI/IT maseni spektar metamizola. 

 

 

Slika 4.2-27 MS3 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 
mnoštva prisutnih signala, tri (m/z 220.9, 208.0 i 165.1) su identifikovana kao signali 
mogućih degradacionih proizvoda, a njihove strukture potvrđene MS2 fragmentacijom. 
Osim toga, signali na m/z 208.0 i 165.1 su dobijeni i prilikom MS2 fragmentacije jona na 
m/z 249.9, čime je dodatno potvrđena struktura istih. Nakon 4 min tretmana u spektru 
nema signala protonizovanog jona MAA (m/z 218), što pokazuje da je došlo 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 očigledno nakon 6 min tretmana, dok su potpuno nestali nakon 10 min 
tretmana. Suprotno očekivanjima, formiranje mono-hidroksilovanog oblika MAA nije 
detektovano ESI/IT-MS analizom, stoga se može zaključiti da se degradacija metamizola 
odvija uglavnom putem oksidacije i otvaranja heterocikličnog prstena, dok je aromatično 
jezgro benzena stabilnije i otpornije na degradaciju. Na slici 4.2-34 prikazan je predloženi 
mehanizam degradacije metamizola UV/H2O2 procesom. 

 

 

 

 

Slika 4.2-28 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 0 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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Slika 4.2-29 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 1 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

 

 

Slika 4.2-30 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 2 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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T: + p Full ms [65.00-400.00]
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Slika 4.2-31 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 4 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

 

 

 

Slika 4.2-32 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 6 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 
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Slika 4.2-33 +ESI/IT maseni spektar uzorka metamizola nakon 10 min UV/H2O2 tretmana. 
c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet 
UV zračenja 730 μW cm–2, 25.0 ± 0.5ºC. 

 
 

Slika. 4.2-34 Predloženi mehanizam degradacije metamizola UV/H2O2 procesom 

10 min m_z 400 #1 RT: 0.01 AV: 1 NL: 1.22E5
T: + p Full ms [90.00-400.00]
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4.2.4 Ekotoksikološka analiza 

Rezultati procene toksičnosti uzoraka ranitidina, izraženi kao promena procenta inhibicije 
u vremenu, prikazani su na slici 4.2-35a. Toksičnost netreretiranog uzorka ranitidina je 
iznosila 53.58%. U početnoj fazi tretmana toksičnost se značajno povećala (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), drastično povećanje procenta 
inhibicije je najverovatnije posledica formiranja degradacionih proizvoda veće toksičnosti 
od polaznog jedinjenja. Osim toga, evolucija organskih kiselina malih masa (slika 4.2-6), 
čije se formiranje može dovesti u korelaciju sa toksičnošću, drastično je povećana u istom 
periodu [Karci i sar., 2013]. Procena toksičnosti tokom UV/H2O2 tretmana  metamizola 
takođe pokazuje da dolazi do naglog porasta u početnoj 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). 
Početna vrednost inhibicije (67,84%) se smanjila nakon 10 min tretmana na 44.32%, dok 
je nakon 180 min procenat inhibicije iznosio 10.02%. 

 
a) 
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b) 

 
c) 

Slika 4.2-35 Procena toksičnosti tokom UV/H2O2 tretmana a) ranitidina, b) metamizola, c) 
ciprodinila. c0(Ran) = 30.0 mg dm-3, c0(Met) = 30.0 mg dm-3, c0(Cip) = 10.0 mg dm-3, 
c0(H2O2) = 20.0 mmol dm-3, pH 7.0 ± 0.2, intenzitet UV zračenja 1950 μW cm–2, 25 ± 
0.5ºC (rezultati predstavljaju srednju vrednost tri merenja ± SD). 

  



 

 
 

 

6. ZAKLJUČAK  
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Na osnovu analize rezultata predstavljenih u ovoj doktorskoj disertaciji mogu se izvesti 
sledeći zaključći: 

 azo boja RO16 ne podleže direktnoj degradaciji pod dejstvom UV zračenja pri 
ispitivanim eksperimentalnim uslovima, dok ranitidin i metamizol podležu 
izvesnim strukturnim promenama, ali ne i značajnom stepenu mineralizacije. 
Ciprodinil je otporan na direktan tretman UV zračenjem, 

 UV zračenje 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 značajan stepen 
mineralizacije ispitivanih supstrata, pri čemu je proces mineralizacije sporiji od 
dekolorizacije, odnosno degradacije,  

 degradacijom ispitivanih supstrata, u zavisnosti od njihove strukture, nastaju 
sledeći 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 
specifično aktivaciono, odnosno inhibitornog delovanje, koje zavisi od 
koncentracije. Optimalna inicijalna koncentracija peroksida pri kojoj se postiže 
maksimalna efikasnost uklanjanja svih supstrata je u opsegu od 20 do 40 mmol 
dm-3, 

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

 sa povećanjem koncentracije supstrata opada efikasnost degradacije, 
 efikasnost uklanjanja raste sa porastom intenziteta zračenja, usled porasta 

koncentracije generisanih •OH radikala, 
 ispitivani organski anjoni (acetati, formijati, propanati) pokazuju specifičan uticaj 

na efikasnost uklanjanja boje, koji zavisi od njihove koncentracije, kao i od toga 
da li je karboksilna kiselina u protonovanom ili disosovanom obliku, 

 prisustvo sulfata, dihidrogen fosfata i hidrogen fosfata ne utiče značajno na 
efikasnost degradacije ispitivanih supstrata, dok karbonati, bikarbonati, nitrati i 
hloridi, pokazuju specifičan uticaj koji zavisi od koncentracije i uključuje 
kompleksan slobodno radikalski mehanizam, koji ne podrazumeva samo reakcije 
hvatanja hidroksil radikala, već i reakcije formiranja drugih izuzetno reaktivnih 
vrsta,  

 rezultati GC/MS analize, kao i ESI/IT-MS i ESI/FT-ICR analize pokazuju da 
inicijalni mehanizam napada •OH radikala zavisi od strukture supstrata. Azo boja 
zbog svoje aromatične strukture podleže reakciji adicije, dok kod metamizola, 
suprotno očekivanjima, dolazi do otvaranja heterocikličnog prstena. Inicijalni 
napad na molekul ranitidina se odvija mehanizmom oduzimanja vodonika. 
Imajući u vidu nisku rastvorljivost ciprodinila, kao i visoku efikasnost 
degradacije, pri čemu je već nakon nekoliko minuta postignuto značajno 
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smanjenje njegove koncentracija, primenjenim metodama, čak i nakon ekstrakcije, 
nije bilo moguće identifikovati degradacione proizvode, 

 rezultati ekotoksikološke analize degradacionih proizvoda ukazuju na značaj ove 
vrste analiza prilikom optimizacije parametara procesa. Nakon povećane 
toksičnosti u početnoj fazi tretmana, usled formiranja toksičnijih proizvoda od 
polaznog jedinjenja, dolazi do smanjenja procenta inhibicije. Vrednost inhibicije 
do kraja tretmana ostaje u granicama početnih. 
 

Rezultati ove doktorske disertacije pokazuju da se UV/H2O2 proces može primeniti za 
uspešnu degradaciju, kao i značajan stepen mineralizacije organskih polutanata, koji s 
jedne strane pripadaju različitim klasama organskih zagađujućih materija, a takođe su i 
dijametralno različitih struktura. 
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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 H2O2 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, CO3

2-, HCO3
-, NO3

-, HCO3
-, Cl-, SO4

2-, HCOOH, CH3COOH, 
CH3CH2COOH), 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/H2O2 treatment of all investigated pollutants results in the products 
with enhanced toxicity for aquatic life. Iinhibition 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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