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Ispitivanje ekotoksi¢nosti proizvoda degradacije organskih zagadujucih

supstanci u vodi nakon tretmana unapredenim oksidacionim procesima

U okviru ove disertacije ispitana je degradacija 4CP (para-hlorfenol), reaktivnih azo
boja i ibuprofena primenom unapredenih oksidacionih procesa (eng. Advanced Oxidation
Processes, AOP) kao $to su Fentonov reagens, DBD reaktor (eng. Dielectric Barrier
Discharge) i elektrohemijske degradacije.

Efikasnost degradacija zagadujucih organskih supstanci optimizovana je dodatkom
homogenog katalizatora (Fe** ili H,0,) u reaktor, primenom razli¢itih elektrodnih
materijala ili variranjem vremena tretmana. Dekolorizacija (%) je pracena UV-VIS
tehnikom, efikasnost degradacije je pra¢ena jonskom hromatografijom (IC) i HPLC
tehnikom. Identifikacija glavnih proizvoda degradacije, kao i mehanizmi degradacije
odredeni su LC-MS (TOF) tehnikom. Efikasnost mineralizacije je odredena preko TOC
vrednosti. Tretman netermalnom plazmom (eng. non-thermal plasma NTP) u DBD
reaktoru je ispitan tokom degradaciji 4CP do biodegradabilnijih i manje toksi¢nih
intermedijera. Eksperimentalni rad je organizovan u tri sistema za degradaciju 4CP: DBD,
DBD/H,0, i DBD/Fe®". Praéena je efikasnost degrdacije 4CP u funkciji broja prolaza kroz
DBD reaktor, kao i koli¢ini unete energije po jedinici zapremine rastvora (gustina energije,
kJ/L). Koncentracija 4CP, kao i koncentracija pojedinih proizvoda degradacije merena je
nakon svakog prolaza.

Koncentracije proizvoda degradacije 4CP kao $to su siréetna, mravlja ili oksalna
kiselina, bile su niZe u sistemu gde je kao katalizator upotrebljeno gvozde DBD/Fe** u
poredenju sa sistemom gde je kao katalizator primenjen vodonik-peroksid DBD/H;0..
Koncentracija hlorida u sva tri sistema je rasla tokom procesa degradacije. Najvisa

koncentracija hlorida, zabeleZena je u sistemu sa dodatkom Fe?* kao katalizatora.



Procena toksi¢nosti pocetnog rastvora 4CP, kao i rastvora tretiranih u sva tri sistema
ispitana je pomocu A.salina. U odnosu na pocetni (netretirani) rastvor 4CP, nakon tretmana
DBD/Fe®* porcenat prezivelih larvi A. salina se poveéao za 95%.

Degradacija reaktivnih azo boja (RG15, RY125 i RB52) je ispitana primenom
EAOP (eng. Eletrochemical Advance Oxidation Processes) tehnika u nepodeljenoj
dvoelektrodnoj celiji, gde je kao anoda primenjena FiSerova platinska elektroda, a kao
katoda koris¢ena je Pd, Zr ili C elektroda. Najefikasniji sistem za degradaciju RG15 i
RY125 je bio Pt-Pd sistem, dok je za RB52 to bio Pt-Zr sistem. Ekotoksikoloski efekat za
boje RG15 i RY125 bio je najnizi ili nije detektovan u rastvoru boje nakon Pt-Pd tretmana.
U slucaju RB52, uoceno je da se ckotoksikoloski efekat uvecava i na A.salina i na
V.fischeri nakon EAOP tretmana.

U slucaju degradacije ibuprofena, nakon 15 min tretmana dodatak homogenog
katalizatora je poboljsao NTP tretman i doprineo efikasnosti degradacije ibuprofena (99%),
kao i mineralizaciji zagadujuée supstance u odnosu na DBD i Fentonov proces (oko 80%).
U svim tretmanima analizom masenih spektara, identifikovano je 12 proizvoda degradacije
ibuprofena: pet aromati¢nih i sedam alifatiénih proizvoda. Nakon DBD/Fe®" tretmana
detektovane su samo 4 alifaticne karboksilne kiseline. Ekotoksikoloski efekat tretiranih
rastvora ibuprofena u DBD reaktoru nije detektovan, kao ni u sluc¢aju kada je gvozde
koris¢eno kao katalizator. U odnosu na A.salina, V.fischeri je pokazao vecu osetljivost na
proizvode degradacije koji su nastali tokom Fenton tretmana. Toksi¢ni efekat rastvora
ibuprofena nakon Fenton tretmana kategorisan je kao klasa 11, tj. “toksi¢an”.

Najvisi procenat degradacije ibuprofena primenom EAOP- a je postignut tretmanom
rastvora u Pt - Pd sistemu - 98%, pri jacini struje od 100 mA i pH od 3. Toksi¢ni efekat
mortalitet (%) A. salina izazvan rastvorom ibuprofena tretiranog u Pt-Pd sistemu bio je
ispod 30% pri najvisoj testiranoj koncentraciji od 100% (c, v/v). V.fischeri se pokazao kao

tretmana u odnosu na A.salina.
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Ecotoxicity Testing of Organic Pollutants Degradation Products in Water

after the Treatment with Advanced Oxidation Processes

In this thesis the degradation of 4CP (para-chlorophenol), reactive azo dyes and
ibuprofen was studied using the Advanced Oxidation Processes (AOP) such as Fenton's
reagent, Dielectric Barrier Discharge (DBD) reactor and electrochemical degradation.

The efficiency of degradation was optimized by addition of a homogenous catalyst
(Fe®* or H,0,) to the reactor and also by applying different electrode materials or by
varying the duration of the treatment. The decolorization (%) of reactive azo dyes was
monitored by UV-VIS technique and the efficiency of degradation was monitored by ion
chromatography (IC) and HPLC. Identification of the main degradation products as well as
the degradation mechanisms were determined by LC-MS (TOF) technique. The
mineralization efficiency was determined through the value of TOC.

Treatment by non-thermal plasma (NTP) in the DBD reactor was studied during the
degradation of 4CP to biodegradable and less toxic intermediates. Experimental work was
organized into three systems for 4CP degradation: DBD, DBD/H,0, and DBD/Fe®*. The
efficiency of 4CP degradation was evaluated by the number of passing of the solution
through the DBD reactor, as well as the amountn of the introduced energy density (kJ/L).
The concentration of 4CP, as well as the concentration of the individual degradation
products were measured after the each pass.

The concentrations of the 4CP degradation products such as acetic, formic or oxalic
acid were lower in the system where the iron was used as the catalyst (DBD/Fe®") in
comparison to the system with hydrogen peroxide as the catalyst (DBD/H,0,). The
concentration of chloride in all three systems increased during the degradation process. The
highest concentration of chlorides was recorded in the system with the addition of Fe’" as a
catalyst. The toxicity assessment of initial solution of 4CP as well as the solution which has
been treated in all three systems was performed using A.salina. In comparison to untreated
solution of 4CP the solution treated in DBD/Fe?* system had increased percentage of larval

survival by 95%.



Degradation of reactive azo dyes (RG15, RY125 or RB52) was studied using the
EAOP (Eletrochemical Advance Oxidation Processes) techniques in undivided
twoelectrode cell, where the Fisher platinum electrode was applied as anode and the Pd, Zr
or C electrodes were applied as cathode. The most effective system for the degradation of
RG15 and RY125 was Pt-Pd system, while for the RB52 the Pt-Zr system was more
applicable. Ecotoxicological effect of reactive dyes RG15 and RY 125 was the lowest or not
detected in the dye solution after the Pt-Pd treatment. In the case of RB52 ecotoxicological
effect increased for both A.salina and V.fischeri after the EAOP treatment.

In the case of ibuprofen degradation, the NTP treatment (15 min) was improved by
addition of a homogeneous catalyst, which contributed to the efficiency of degradation
(99%) and the mineralization of polluting substances in comparison to DBD and the Fenton
process (about 80%). After all treatments, by analysis of mass spectra 12 degradation
products of ibuprofen were identified: five aromatic and seven aliphatic products. In the
solution after the DBD/Fe®" treatment only 4 aliphatic carboxylic acids were detected.
Ecotoxicological effect of the ibuprofen solution treated in the DBD reactor as well as in
the DBD/Fe®* system was not detected. In relation to A.salina, V. fischeri has shown greater
sensitivity to degradation products which appeared during the Fenton treatment. The toxic
effect of ibuprofen solution after the Fenton treatment was categorized as class 111, that is
"Toxic".

The highest degradation percentage of ibuprofen was achieved by application of
EAOPs in the Pt - Pd system (98%), with the current of 100 mA and at the pH value of 3.
The toxic effect expressed as the mortality (%) of A. saline was less than 30% at the highest
tested concentration 100% (c, v/v) of ibuprofen solution treated in the Pt-Pd system. The
V.fischeri was the more sensitive model for the assessment of the ibuprofen degradation

products toxic effect after the Pt-Pd treatment in comparison to A.salina.
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plasma, electrochemical degradation, homogeneous catalysts, HPLC, LC-MS (TOF),
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1. Uvod

1. UVOD

Oko 70 000 razli¢itih hemikalija nalazi se u upotrebi Sirom planete, a procenjeno je da
se samo na godiSnjem nivou proizvede od 200 do 1000 novih supstanci (Connell i
saradnici, 2009). Tehnologija sinteze, kao i primena razli¢itih supstanci napreduju i sve je
veéi broj ksenobiotika prisutan u Zivotnoj sredini. Posledice njihove aktivnosti beleze se
Cesto tek nakon veéih “incidenata” kada postoje i ljudske Zrtve. U zavisnosti od namene i
upotrebe vode, kao i izvora (povrsinska, podzemna, komunalna ili industrijska) voda se
tretira raznovrsnim tehnologijama za prec€isc¢avanje. Konvencionalne tehnike poput
koagulacije, adsorpcije, ultra filtracije, reversne osmoze, kao i bioloske metode pokazale su
slabu efikasnost u uklanjanju mnogih organskih zagadujuc¢ih supstance iz vode. Ovakve
supstance cesto ne podlezu biodegradaciji 1 teSko se mogu ukloniti iz okruZenja, medutim
rigorozna kontrola zagadenja i zakonodavstvo u mnogim zemljama otvorili su put za nove i
efikasne tehnologije u tretmanu voda. Unapredeni oksidacioni procesi (eng. Advance
Oxidation Processes, AOP) predstavljaju kombinaciju hemijskih i fizickih metoda, koja se
pojavila pocetkom 90-tith godina za sanitaciju vode 1 sterilizaciju razli¢itih povrSina
(Navarro i saradnici, 2005; Shu i Chang, 2005). Pored velikog broja ispitanih AOP-a
tehnologija elektri¢nog praznjenja je pokazala odredenu prednost u dekontaminaciji vode,
usled obimne produkcije hidroksi radikala. Elektriéno praznjenje je takode omogucilo “in
situ”generisanje ozona umesto “ex situ” ¢ime se efikasnije iskori§¢ava vecina hemijskih
aktivnih vrsta za dekontaminaciju vode (Muhammad i saradnici, 2001). Netermalni plazma
reaktor (NTP — reaktor), koji radi na principu dielektricnog barijernog praZznjenja
(eng.Dielectric Barrier Discharge, DBD), pri atmosferskom pritisku i sobnoj temperaturi,
pokazao se kao efikasna tehnika za degradaciju razli¢itih zagadujucih supstanci u vodenom
rastvoru (Kuraica i saradnici, 2004, Manojlovi¢ i saradnici, 2006, Doj¢inovi¢ i saradnici,
2008 i 2011). Osim NTP-reaktora, ekektrohemijski procesi — anodna oksidacija (AO),
elektro-Fenton i foto-elektrofenton takode predstavljaju efikasnu tehnologiju u uklanjanju -
mineralizaciji velikog broja zagaduju¢ih supstanci i ubrajaju se u unapredene oksidacione

procese tj., elektrohemijske AOP-e (EAOP).
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Kao §to je ve¢ navedeno AOP-ise koriste u degradaciji mnogih ksenobiotika, ali
narocito su efikasni u degradaciji boja, farmaceutskih proizvoda, pesticida, ali i hemikalija
koje uticu na endokrini sistem organizama. Tema ove disertacije bila je proucavanje
degradacije rasprostranjenih organskih zagaduju¢ih supstanci 4CP, reaktivnih azo boja
(Reactive Green 15, Reactive Yellow 125 i Reactive Blue 52) i ibuprofena primenom
razli¢ith AOP-a, kao i ispitivanje eckotoksikoloskog efekta proizvoda degradacije
primenom standardnih test modela.

Hlorfenoli se nalaze na listi prioritetnih zagadujuéih supstanci (US EPA), od kojih
je vecina toksi¢na za ljude i zivotinje. Monohlorfenol kao §to je para-hlorfenol (CsHsCIO)
klasifikovan je kao opasna supstanca koja dovodi do dugoro¢nih promena u akvati¢nim
ekosistemima (Directive 67/548/EEC).Reaktivne azo boje za tekstil dizajnirane su da budu
postojne u kontaktu sa znojem, vodom, sapunom, svetlo$c¢u, razli¢itim oksido-redukcionim
sredstvima, ali i otporne na biolosku degradaciju. Endokrini, mutageni i kancerogeni efekat
ovih komercijano dostupnih boja dobro je poznat. Niske koncentracije (ng/L - ug/L)
farmaceutskih supstanci predstavljaju realan rizik za zivi svet, jer usled postojanosti i
bioloske aktivnosti ostaju dugoro¢no prisutne u zivotnoj sredini i mogu dovesti do
ireverzibilnih promena. Ibuprofen, predstavnik nesteroidnih antiinflamatornih lekova,
konzumira se obimno u terapiji ljudi i zivotinja. Od primenjene doze ibuprofena, nakon
ekskrecije, u nepromenjenom obliku ostaje 15% supstance, a ostatak u metabolisanom
obliku kao hidroksi — ili karboksi — ibuprofen (43 %). Takode, veliki udeo u zagadenju
voda ibuprofenom poti¢e od nepravilno odlozenog medicinskog otpada ili iz netretiranih
komunalnih voda.

Cilj eksperimentalnog rada bio je odredivanje ekotoksikoloSkog efekta rastvora
zagadujucih organskih supstanci (4CP, azo boja i ibuprofena), kao i njihovih proizvoda
degradacije nastalih primenom AOP tretmana. U radu su primenjene slede¢e AOP tehnike:
Fentonov reagens, neravnotezna plazma i elektrohemijska degradacija (EAOP-i).
Efikasnost degradacija zagadujucih organskih supstanci je optimizovana dodatkom
homogenih katalizatora (Fe?* i H,05), primenom razli¢itih elektrodnih materijala (Pt, Pd, Zr
ili C), uslova elektrolize ili variranjem vremena tretmana. Efikasnost dekolorizacija azo

boja pracena je UV-VIS tehnikom, a efikasnost degradacije je pracena jonskom
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hromatografijom (IC) i HPLC tehnikom. Identifikacija glavnih proizvoda degradacije
(ibuprofen), kao i mehanizmi degradacije odredeni su LC-MS (TOF) tehnikom.
Identifikacija proizvoda degradacije je znacajna zbog poznavanja uslova koji mogu nastati
u realnom uzorku vode i potencijalnog mehanizma degradacije. Efikasnost mineralizacije
organskih zagadujucih supstanci je odredena preko vrednosti totalnog organskog ugljenika
(eng. Total Organic Carbon, TOC). Ekotoksikoloski efekat tretiranih rastvora zagadujucih
organskih supstanci pre i nakon tretmana razli¢itim AOP-ima, ispitan je pomocéu
standardnih test modela A.salina i V.fischeri za brzu i pouzdanu procenu ekoloske

toksiénosti.
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2. OPSTI DEO

Ekosistem nije konglomerat abioticke i bioticke komponente, ve¢ dinamic¢na struktura
sa posebnom funkcijom. Kada se aktivno$¢u Coveka i/ili prirode narus$i homeostaza
sistema, posledice se mogu ispoljiti na razli¢itim nivoima organizacije (molekul, éelija,
jedinka, populacija, zajednica, itd.,). SloZzenost ovog fenomena iziskuje holisticki pristup,
jer ima vise mogucih nacina interakcije zagadujucih supstanci i ekosistema (Walker, 1996).
Matematicka funkcija koja bi opisala takvu interakciju jos uvek ne postoji, ali postoje
tehnike kojima moZzemo posmatrati svaki od ovih nivoa i po principu slagalice ste¢i uvid u
“veliku sliku” (Landis i Yu, 1995).

MOLEKULARNI
NIVO

BIOSFERA

Slika 1. Interakcija zagadujuce supstance i razli¢itih nivoa organizacije

Kada zagadujuca supstanca dospe u zivotnu sredinu, ona moze biti usvojena na nivou
jedinke i tada dolazi do razlic¢itih biohemijskih i fizioloskih interakcija, ¢iji ishod moze biti
sa subletalnim (reprodukcija, ponasanje, veli¢ina tela) ili letalnim posledicama. Na nivou
populacije moze do¢i do promene u karakteristikama i dinamici $to utice na strukturu
zajednice (diverzitet vrsta, odnos predator-plen) i na kraju produkciju ekosistema, kruZenje

nutrijenata i energije.
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Ekotoksikologija kao nau¢na disciplina pojavljuje se 1969. godine, a naziv dobija od
prof. R. Truhaut-a spajanjem pojmova ekologija i toksikologija (Walker, 1996). Ona
povezuje odredene supstance/smesSe sa efektima koje izazivaju kod organizama. Zadatak
ekotoksikologije je da proceni, prati i predvidi sudbinu sintetisanih supstanci u zivotnoj
sredini (Moriatry,1988).

Oko 70 000 razlicitih hemikalija nalazi se u upotrebi sirom planete, a procena da se
na godisnjem nivou proizvede od 200 — 1000 novih supstanci je zabrinjavaju¢a (Connell i
saradnici, 2009). Tehnologija sinteze i primena razli¢itih supstanci napreduju i sve je veéi
broj istih prisutan u zivotnoj sredini. Ksenobiotik kao pojam sastavljen od re¢i stranac,
stran xenos (£Evog - xenos) 1 zivot (Biog - bios);opisuje supstancu koja nije bila prisutna u
evolutivnom periodu razvoja organizama, ve¢ je uneta u biosferu u kratkom geoloskom
periodu. U ekotoksikologiji ksenobiotik oznacava zagadujuéu supstancu koja uti¢e na
organizme.

Posledice njihove aktivnosti beleze se Cesto nakon veéih tzv. incidenata kada
postoje i ljudske zrtve (dioksini — Seveso, Italija 1976; metil izocijanat - Bhopal, Indija
1984; metil-ziva - Minamata zaliv 1960-tih, talidomid - Nemacka 1950-tih, DDT
(dihlorodifeniltrihloretan), PCB (polihlorovani derivati benzena)..itd).

Hemijski zagadujuée supstance koje u danaSnje vreme izazivaju posebnu
zabrinutostsu: rezidui farmaceutskih proizvoda i pesticida, toksi¢ni metali, radionuklidi,
hlorovani, zasi¢eni i1 nezasi¢eni, ugljovodonici, fenoli 1 PCB supstance, aromaticni
ugljovodonici, rezidui veterinarskih lekova i hormona, mikotoksini, nitriti, nitrati, N-
nitrozamini, aril-alkil fosfati, itd.

Prema zakonu o hemikalijama ("SI. glasnik RS", br. 36/2009, 88/2010, 92/2011 i
93/2012) proizvodaci su u obavezi da supstance (hemikalije) definisane kao opasne ili koje
sadrze u sebi perzistentne-bioakumulativne - toksi¢ne supstance definisane u ¢lanu 43.
ovog zakona (stav 3) imaju bezbednosni list (eng. material safety data sheet, MSDS), koji

se dostavlja distributeru i/ili daljim korisnicima.
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Bezbednosni list sadrzi identifikaciju i fizicko-hemijske osobine supstance, nacin

koris¢enja, mere prevencije i smanjenja rizika po zivotnu sredinu i ljude. Ovo je detaljnije

opisano na sajtu bivse Agencije za hemikalije RS (http://www.shema.gov.rs), kao i

Pravilniku o sadrzaju bezbednosnog lista datom kroz sledeca poglavlja:

1.

© oo N o g bk~ WD

Podaci o sastojcima

Mere prve pomoci

Mere zaSite od pozara

Mere u sluc¢aju hemijskog udesa.
Rukovanje i skladistenje
Kontrola izlozenosti i licna zastita
Fizi¢ka i hemijska svojstva

Stabilnost i reaktivnost

Toksikoloski podaci EKOTOKSIKOLOGLIA

|

hemija, toksikologija i

O N o
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. Ekotoksikoloski podaci_—» <::|

. Tretman i odlaganje otpada
. Podaci o transportu

. Regulatorni podaci

. Ostali podaci

ekologija

Procena i
upravljanje
rizikom

Zastita Zivotne

Z_ako_r) 0 sredine i
hemikalijama, ocuvanje
REACH biodiverziteta,

WFD
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2. 1 Uticaj zagadujuéih supstanci u ekosistemu

Toksi¢nost zagadujucih supstanci (hemikalije) za organizme podrazumeva negativni
efekat te supstance na strukturne i funkcionalne promene, koje mogu rezultovati smréu.
Krajnji ishod zavisi od svojstava, koncentracije, biodostupnosti hemikalije, kao i
mehanizama detoksifikacije organizma. Kada se jednom nade u zivotnoj sredini sav otpad i
supstance izloZene su fizicko-hemijskoj i mikrobioloskoj degradaciji. Njihova dalja sudbina
uti¢e na koli¢inu biodostupne koncentracije (Cesto dosta manje od pocetne) tj. deo koji
prelazi biolosku membranu (difuzijom, aktivnim transportom..) i daljom distribucijom kroz
cirkulaciju dolazi do ciljnih tkiva i organa gde se ispoljava toksi¢ni efekat.

Uopsteno uticaj zagadujuce supstance u ekosistemu se moze prikazati kroz sledece

etape: ekspozicija, doza i efekti.

ckspozicija « Izvor
Distribucija i transformacija u Zivotnoj sredini

Ekspozicija organizama
doza « P 1a018

Preuzimanje i moguca bioakumulacija

_ Individualni odgovor
efekti . Odgovor ekosistema

Slika 2. Etape interakcije zagadujuce supstance i ekosistema

Posmatranje ili prac¢enje efekata zagadujucih supstanci na nivou jedinke (biohemijske
promene na ¢elijskom nivou, fizioloske promene, intenzitet disanja, intenzitet fotosinteze,
ponasanje, reprodukcija, itd.,) naziva se biomonitoring. Dagnje su dobar primer vrste koja
se Cesto koristi kao indikator zagadenja teskim metalima, PCB-ijevima i pesticidima u

akvati¢nim ekosistemima. One se hrane filtriraju¢i vodu i zato su veoma izloZene



2. Opsti deo

zagaduju¢im supstancama U vodi i supstancama vezanim za suspendovane Cestice U

vodenom stubu.

2.2 Sudbina zagadujuéih supstanci u ekosistemu

Mnoge supstance prisutne u Zivotnoj sredini su nativne (teski metali: Pb, As, Cr,
mikotoksini, alkaloidi, radionuklidi....), ali antropogenom aktivno$¢u njihova koli¢ina, kao i
koli¢ina sintetickih supstanci u odredenim matriksima se progresivno povecava.
Proizvodnja, namena i nac¢in odlaganja zagaduju¢ih supstanci (komunalni, industrijski,
poljoprivredni otpad, hemijski akcidenti, farmaceutski metaboliti, itd.,) predstavljaju njihov
izvor i put distribucije.

Zagadujuce supstance nisu statiCne u zivotnoj sredini, ve¢ podlezu fiziCkim
procesima i hemijskim promenama koje mogu biti i istovremene - do dostizanja
“ravnoteznog” stanja. Raspodela supstanci izmedu razli¢itih medijuma Zzivotne sredine
odvija se preko granice dve faze koje su u kontaktu i zavisi od:

1) Fizicko — hemijskih svojstava supstance, kao Sto su: molekulska struktura,
molekulska masa, rastvorljivost u vodi, napon pare, Henrijeva konstanta, koeficijent
raspodele oktanol/voda, konstante Kkisele ili bazne disocijacije, koeficijent difuzije,
konstante hidrolize, veli¢ina Cestice....itd; ali i od procesa na samom faznom prelazu kao §to
su razlaganje, sorpcija ili volatizacija.

2) Procesa transporta U Zivotnoj sredini:  disperzije, sedimentacije,
difuzije...itd. Transport na primeru akvati¢nog ekosistema zavisi od protoka i Stepena
mesanja Vvode, brzine sedimentacije cCestica, temperature, pH vrednosti, koli¢ine
suspendovane materije, prirode sedimenta (sadrzaj organskog ugljenika i redoks status),
kao i mikrobijalne zajednice i sadrzaja nutrijenata.

3) Procesa transformacije u Zivotnoj sredini:

-abioticka transformacija: hidroliza, fotoliza, disocijacija, oksido-redukcije;

-bioti¢ka transformacija: aerobna biodegradacija i anaerobna biodegradacija.
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Smatra se da je distribucija zagadujuce supstanCe u okviru pojedinacne faze
uniformna, dok koncentracija moze biti i viSa u nekoj od faza, sto pored ve¢ navedenog
zavisi i od hemijskog oblika u kom se supstanca ispusta u zivotnu sredinu.

Kao primere dvofaznih sistema moZzemo navesti sledece: voda-organizmi u vodi,
voda-sediment, voda-atmosfera, atmosfera-vegetacija, atmosfera-zemljiste ili atmosfera-
vodena sredina.

Ravnotezno stanje u dvofaznom sistemu opisuje se primenom Freundlichove
jednagine:Ca=K*Cg!"

Ca - Koncentracija supstance u fazi A,

Cg — Koncentracija supstance u fazi B

K- Particioni koeficijent

n - Konstanta...i ako su koncentracije veoma niske u zivotnoj sredini n=1,
K=Ca/Cs

Koncentracija zagadujucih supstanci u fazi A (C,)

Koncentracija zagadujucih supstanci u fazi B (C)

Slika 3. Raspodela niske koncentracije zagadujuce supstance izmedu faza A i B

Nelinearnost izoterme moze se objasniti adsorpcionim mehanizmima zagadujucih
supstanci u porama ili vezivanje za ¢vrste Cestice (Connell i saradnici, 2009).

Ukoliko koncentracija zagadujuce supstance nije niska, Freundlichova jednacina se
logaritmuje log CA = 1/n log CB + log K i dobijamo grafik na kome je log K odsecak (a) y
ose (logCa) u slu¢aju kada je log Cg = 0, a nagib ove prave (b) je 1/n (Slika 4).
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nagib=1/n

log C,
Slika 4. Raspodela visoke koncentracije zagadujuce supstance izmedu faza A i B

Na primeru raspodele izmedu organizma i vode K gy = Cg/Cy

K gv —lipidibiote/voda particioni koeficujent

CgL — koncentracija u lipidima organizma

Cv— koncentracija u vodi.

Cis = Caly,

Cg koncentracija u ukupnom tkivu organizmu, a y je - lipidna frakcija.

Onda K gy = Cg/y*Cy

U akvati¢noj sredini zagadujuée supstance raspodelice se izmedu hidrofobne
(lipofilne) i hidrofilne faze u zavisnosti od svoje polarnosti i to se moze prikazati preko
koeficijenta oktanol voda Koy= Co/Cy. Tada bi u formuli umesto lipida posmatrali oktanol,
a znamo da je Kg= Cg/Cy, (biokoncentracioni factor) Kg = y*K|gv = y*Koy tako da ako je
5% masti u ribama y = 0,05 (Connell i saradnici, 2009).

Oktanol-voda particioni koeficijent Koy, Koristi se kao vazna fizicko-hemijska
osobina svake supstance u proceni rizika za zivotnu sredinu (log Kov>3). Tako hidrofobni i
veliki molekuli nisu dostupni ribama. PCB se brzo adsorbuje u sediment i nije biodostupan
biljkama, dok neki pesticidi i nakon adsorpcije u sediment ostaju biodostupni za biljke i

organizme u bentosu. Biodostupnost se obi¢no smanjuje sa pove¢anjem vrednosti log Kov.

10
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Razlog tome je povecana raspodela nepolarnih organskih komponenti u ¢vrstoj fazi
sedimenta, Sto ima za posledicu nisku koncentraciju u medufaznim segmentima vode.

Osnovni uslov da neka supstanca bude ekotoksi¢na je njena biodostupnost.

Gasna faza Vodena faza

Keo Kov

Organska faza

Slika 5. Raspodela zagadujucih supstanci izmedu razli¢itih medijuma definisana je

particionim koeficijentima: Kgv, Kgo i Kov.

11
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2.3 Abioticki i bioticki faktori koji uti¢u na transformaciju zagadujuéih organskih

supstanci u Zivotnoj sredini

2.3.1 Abioticki

Hemijska transformacija sintetickih hemikalija moze biti abioticka ili bioticka.
Abioticki faktori koji uti¢u na sudbinu zagadujucih supstanci u Zivotnoj sredini su:
v pH
Temperatura
Redoks-potencijal
Fotohemijske reakcije

Adsorpcija i desorpcija

NN

Hidroliza

Vrednost pH i/ili promena pH, igra kljuénu ulogu u sudbini zagadujuce supstance u
zemljiStu i sedimentu. Tako odredeni pesticidi (permetrin, trans-tetrametrin ili fenvalerat)
podlezu hidrolizi kada se nadu u alkalnoj sredini (Stangroom i saradnici, 2000). Stopa
hidrolize raste sa povecanjem pH vrednosti u slucaju trans-tetrametrina. Proizvodi nastali
alkalnom hidrolizom su polarni - kiseline i/ili aldehidi, kao i biodostupniji od pocetnog
molekula pesticida (Meggo i Schnoor, 2011).

Temperatura je vazan parametar koji uti¢e na particioni koeficijent raspodele
supstance, biohemijski i fizioloSki odgovor organizma, a samim tim i na stopu
biodegradacije. Ona moze uticati i na kinetiku desorpcije zagaduju¢e materije poput
hlorobenzena, koji se brze desorbuje na visoj temperaturi (Cornelissen i saradnici, 1997).

U zemljistu i sedimentu sudbina organskih zagadujucih supstanci uslovljena je i
redoks-potencijalom. Poredenja radi mali broj funkcionalnih grupa se oksiduje ili redukuje
abioticki (Schwarzenbach i saradnici, 2003) u odnosu na broj zagadujucih supstanci koje se
degradiraju mikrobioloski preko redoks procesa. U Zivotnoj sredini abioticke reakcije
neraskidivo su povezane sa bioloSkom aktivnoséu (Schwarzenbach i saradnici, 2003) i
najznacajniji oksidansi su Oy, Fe (111), Mn (111) i Mn (IV) oksidi.

12
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Fotohemijski procesi u vodi se odvijaju u prisustvu elektromagnetnog zrac¢enja (VIS -
UV, od 240 do 700 nm). Samo supstance u kojima elektronske promene odgovaraju
energiji upadnog zracenja podlezu fotohemijskim procesima. One u kontakt sa hv prelaze iz
osnovnog u ekscitovano stanje, a potom se ili vra¢aju u prethodno stanje fizickim
procesima (vibracioni gubitak energije, fluorescencija, fosforescencija i fotosenzibilizacija)
ili se hemijskim procesima (fragmentacije, intermolekulskog premestanja, transfer
elektrona...itd) menjaju i nastaju novi proizvodi.

Fotohemijske reakcije mogu biti direktne (fotodegradacija) ili indirektne uglavnom
posredovane proizvodima razlaganja vode, reaktivnih formi kiseonika, *OH radikala,
peroksi radikala (*OOR), fotoekscitovane organske materije ili drugih reaktivnih vrsta
(Lam i saradnici, 2003).

Uopsteno se fotohemijske reakcije mogu podeliti u dve kategorije:

1) Fotolizu- hidrolizu izazvanu svetloséu (VIS - UV)

2) Fotoredoks reakcije —eliminacija, oksidacija, redukcija ili ciklizacija.

Fotodegradaciji su posebno podlozne supstance sa konjugovanim dvostrukim vezama.
toksicni od pocetnth molekula. Ovo nije slu¢aj sa policiklicnim aromati¢nim
ugljovodonicima, jer je njihova toksicnost za ribe 1 beskicmenjake podstaknuta svetloS¢u
(Croshy 1994).

Fotooksidacija i fotoredukcija u procesu degradacije smanjuju koncentraciju i
transformiSu zagadujuée supstance menjajué¢i njihovu biodostupnost, ali proizvodi
degradacije mogu biti perzistentni, ¢ak i viSe toksi¢ni za organizme od polaznog molekula.
Na primeru Lepomis macrochirus(plavoskrga sun¢anica), ribe iz porodice Centrarchidae,
koja se koristi u testovima ekotoksi¢nosti za analizu razli¢itih zagadujucih supstnci (OECD
203 ili EU 92/69/EEC, C.1) zabeleZena je osetljivost na prisustvo antracena samo ukoliko
je staniste osvetljeno (VIS-UV). Eksperiment je postavljen tako S$to su ribe podeljene u dve
grupe na osvetljeni i neosvetljeni (senka) deo staniSta, a potom izloZene antracenu
(12.4pg/L) u periodu od 48 h.
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U osvetljenom delu staniSta ova koncentracija je bila fatalna za ribe, dok je efekat
izostao u zamraenom delu staniSta. Ove ribe su ostavljene jo§S 4 dana u mraku, bez
ponovnog uno$enja antracena radi oporavka (koncentracija supstance u vodi nije
detektovana). Nakon tog vremena one su izlozene svetlosti (Bowling i saradnici,1983) i
zabeleZen je potpuni mortalitet u roku 24 h. Ustanovljeno je da toksic¢ni efekat antracena
nije bio izazvan proizvodima fotodegradacije u vodi, ve¢ proizvodima fotoaktivacije
molekula u telu ribe. U prirodi ovo bi znatno viSe uticalo na riblju mlad, nego adulte. Sli¢an
efekat nakon fotoaktivacije pokazali su i benzo(a)piren, benzo(a)antracen i pireni (Giesy i
saradnici,1982).

U vodi adsorpcija se odvija na povrsini suspendovanih ¢estica i sedimenta. Na ovaj
nacin smanjuje se njihova biodostupnost, ali i moguénost biodegrdacije (mikroorganizmi).

Sam process adsorpcije moze biti reverzibilan ili ireverzibilan §to svakako uti¢e na
buducu biodostupnost. Neke smese zagadujuc¢ih materija (aktivni ugalj i PCB) mogu bolje
sorbovati na odredeni materijal nego pojedina¢ne supstance i tako biti manje dostupne
oligohetama (Sun i Ghosh, 2007) u zivotnoj sredini.

Supstance vezane za Cvrstu fazu u vodenim tokovima izlozene su neprekidnom
taloZzenju, kao i ponovnoj resuspenziji. U reénim sistemima ovaj proces je najvise
odgovoran za distribuciju organskih jedinjenja.

Organska jedinjenja koja sadrze estarske ili amidne funkcionalne grupe u
odgovaraju¢im pH uslovima, mogu biti hidrolizovana abiotickim reakcijama (Neilson
2000). Istovremeno mogu biti aktivne hidroliticka i fotoliti¢ka hidroliza sa generisanjem
razli¢itih krajnjih proizvoda. Abioticka hidroliza bez bioloSke komponente ne¢e dovesti do
kompletne mineralizacije zagadujuéih organskih supstanci, ali je nezavisna od redoks i

aerobno/anaerobnih uslova.
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2.3.2 Bioticki faktori

Bioloska degradacija u vodenom stubu, sedimentu ili zemlji$tu se moze odvijati pod
aerobnim i anaerobnim uslovima. Bogatstvo mikrobijalnog sveta koji ucestvuje u
biodegradaciji efikasno je demonstrirao Sergei Winogradsky 1890 (kolona Vinogradski).

Transformacija organskih zagadujuc¢ih supstanci posredstvom mikroorganizama
odvija se metabolizmom mikroorganizama, usled promena staniSta izazvanog njihovom
aktivno$¢u (promena pH ili redoks potencijala) ili se supstance akumuliraju u telu
mikroorganizma. Mikrobijalna transformaciija zavisi od supstrata, temperature, kiseonika,
dostupnosti nutrijenata i interakcija sa sredinom (pH i temperatura).

Supstance koje ne podlezu promenama aktivno$¢u mikrobijalne zajednice, mogu biti
perzistentne. Nekoliko faktora koji uti¢e na stepen degradacije su: sterni efekat, gustina
elektrona, redoks uslovi ili dostupnost zagadujuce supstance. Sterni efekat utice na
transport supstance preko membrane. U opstem slucaju stepen degradacije se povecava sa
aerobno$¢u, izuzetak su PCB supstance, koje se bolje degradiraju u anaerobnoj sredini.
ZemljiSte obilnije organskom materijom ima raznovrsniju mikrobioloSku zajednicu, Sto
povecava potencijal za degradaciju zagadujucih organskih supstanci. Temperatura uti¢e na
sastav konzorcijuma pa samim tim i na sudbinu zagadujuc¢ih supstanci. U slucaju pH
vrednosti najbolja degradacija se odigrava na neutralnoj pH.

Degradacijom organskih zagadujucih supstanci mikroorganizmi dolaze do ugljenika
i/ili energije. U slucaju prokariota:

Alifati¢ne supstance — su najdostupnije mikroorganizmima, ali razgranata alifati¢na
struktura moze umanjiti stepen ili brzinu degradacije. Najefikasnija degradacijau aerobnim
uslovima se odigrava kod molekula umerene veli¢ine.Sa povecanjem molekulse mase,
otezan je prekomembranski transport i smanjena rastvorljivost. Ove supstance su manje
biodostupne. U suprotnom slu¢aju supstance manje molekulske mase imaju vecu
rastvorljivost, usvajaju se u ve¢oj koncentraciji 1 mogu biti toksi¢nije za celiju.

Zahvaljuju¢i kiseoniku u svojoj strukturi jedinjenja kao alkoholi, aldehidi, ketoni i
karboksilne kiseline ¢e lako podle¢i degradaciji i u anaerobnoj sredini Grossi i saradnici,
2007).
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Alicikli¢cna jedinjenja degradiraju se dobro u aerobnim uslovima, putem Kko-
metabolizma (oksidacija supstance, koja se ne koristi za bakterijski rast, Nyholm i
saradnici,1996)ili komensalizma (interspecijski odnos koji je pozitivan za komensala, a
neutralan po drugu vrstu) (Stirling i Watkinson, 1977). Ovi interspecijski odnosi
konzorcijuma doprinose potpunoj mineralizaciji, ali je brzina degradacije ograni¢ena
brojem alkil grupa.

Aromati¢na jedinjenja se lako biodegradiraju ili transformiSu preko enzima
dioksigenaze (deciklizacija). Enzimi ovog tipa uvode molekulski kiseonik,kao intermedijeri
nastaju kateholi, a zatim se raskida vezu izmedu ugljenikovih atoma za koje su vezane
hidroksilne grupe ili u njihovoj blizini, $to dovodi do otvaranja prstena i formiranja
linearnih struktura koje su podloznije biodegradaciji. Naravno, postoje aromati¢na
jedinjenja sa 4 i viSe prstenova, ona predstavljaju pravi izazov za ko-metabolizam i mogu
se okarakterisati kao perzistentna (Neilson, 2000).

Eukarioti - kvasci i gljive koriste enzimsku kaskadu citohroma P450
monooksigenaze u degradaciji aromati¢nih jedinjenja (Neilson, 2000). Vise biljke takode
metaboliSu, akumuliraju i/ili transformi$u organske zagadujuce supstance (fitoekstrakcija,
fitovolatizacija, itd.).

Nakon unoSenja zagaduju¢ih supstanci 1 biljke 1 Zzivotinje imaju mehanizme
detoksifikacije ili ekskrecije, ali proces akumulacije u adipoznom tkivu (Zivotinje) ili
nedostatak odgovarajuéeg enzimskog sistema za biotransformaciju remeti oslobadanje od
ksenobiotika.

Problem se javlja kada je supstanca rezistentna na hemijske ili bioloSke
transformacije, ako zakazu mehanizmi detoksifikacije ili ako nakon transformacije ona
postaje toksi¢nija za organizme od pocetne supstance. Poznat primer je slu¢aj trovanja ribe
u zalivu Minamata (Japan) nakon ispustanja netretiranih otpadnih voda iz fabrike za
proizvodnju vesStackih dubriva, koje su imale znacajan sadrzaj zive. U anaerobnim, ali i
aerobnim uslovima Ziva postaje metilovana od strane mikroorganizama i ulazi u mreze
ishrane, a kao posledica biomagnifikacije sadrzaj zive raste u organizmima koji se nalaze
na viSoj lestvici u lancu. Kod ovakvih supstanci sudbina i raspodela u Zivotnoj sredini

najviSe zavisi od:
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Kov oktanol voda particionog koeficijenta
DTso poluvremena degradacije
BAF bioakumalcionog faktora

BCF biokoncentracionog faktora

Perzistentnost je mera rezistentnosti neke supstance prema fizickim, bioloskim i
hemijskim procesima koji imaju za cilj degradaciju ili transformaciju te supstance do forme
koja nije biodostupna. Perzistentnost se procenjuje na osnovu odgovarajuc¢eg poluvremena
degradacije (DTso), tj. vremena koje je potrebno da se koncentracija neke supstance u
odredenom medijumu smanji na polovinu (ili vreme koje je potrebno da se 90% supstance
razgradi DTg).

Tabela 1. DTsp odredenih zagadujucih supstanci u umerenoj Klimi

Supstanca DTs0u zemljistu DTsou vodi

Atrazin od 100 dana do 1 godine od 55 do 105 dana

DDT od 2 do 15 godina 28 dana (rec¢na voda)

Fenantren od 16 do 200 dana od 90 do 120 dana (re¢na voda)

Karbofuran od 26 do 110 dana oddz) do 6 h (recna i jezerska
voda

Bioakumulacijaje rezultat usvajanja (Skrge, dermalno, inhalacija ili ingestija),
biotransformacije, detoksifikacije, akumulacije i ekskrecije (toksikokinetike) razlicitih
supstanci izmedu organizma i zivotne sredine (Landis, 1995).

U ovom procesu koncentracija neke supstance u organizmu prevazilazi nivo iste u
Zivotnoj sredini.

Do akumulacije dolazi kada usvajanje prevazide eliminaciju ili se metabolizam i
ekskrecija zagadujuc¢ih supstanci odvija sporije od usvajanja. Nakon odredenog perioda
akumulacije na kraju dolazi do prevazilazenja granice toksi¢nog efekta. Bioakumulacija
zavisi od particionog koeficijenta oktanol-voda, temperature, pH, metabolizma, starosti i

pola organizma, vrste, ponasanja, sezonskog ciklusa, itd.
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Bioakumulacioni faktor se ra¢una preko formule:

BAF = Co
T Ci

C, — koncentracija date supstance u organizmu; C;—koncentracija date supstance u
zivotnoj sredini (voda, zemljiste) ili izvoru (hrana).

Za lipofilne organske zagadujuce supstance, masa se izrazava preko ukupne mase
lipidne supstance u organizmu. Kao posledica hemijske sorpcije na cestice i rastvorenu
organsku materiju u vodenom stubu, znac¢ajno se moze umanjiti koli¢ina koju ¢e organizmi
apsorbovati. BAF se moze prikazati u odnosu na slobodnu - rastvorenu koncentraciju neke
supstance (Csr).

BAF = Co
~ Csr

Biokoncentracioni faktor je odnos koncentracije neke supstance u odredenom
organizmu 1 koncentracije u okolnom prostoru (npr. vodi) u stanju ravnoteze.
Biokoncentraciija se odnosi na efekte (Cn) koji se obi¢no postizu u laboratorijskim
uslovima, kada se hemikalija iz okolne sredine (Cs) apsorbuje samo respiracijom ili

dermalno. Biokoncentracioni faktor se racuna preko formule:

BCF = Co
T Cs

Postoji pozitivna linearna korelacija izmedu log BCFa i log Kov.

Biomagnifikacija (troficki transfer) je proces u kome koncentracija neke supstance
prevazilazi koli¢inu unetu ishranom. Odnosno, biomagnifikacioni faktor (BMF) pokazuje
da koncentracija zagadujucih supstanci u organizmu na jednom trofickom nivou prevazilazi
koncentraciju kontaminanta u organizmu na prvom nizem trofickom nivou.

Najjednostavniji nacin da se kvantifikuje biomagnifikacija je da se podeli sadrzaj
zagadujucih supstanci na trofickom nivou n (C,) sa sadrzajem sledeceg nizeg trofickog nivo
(Cp-1). Ovakav biomagnifikacioni faktor podrazumeva da je koli¢ina ,,masne“ materije u

organizmu merene i ,,referentne* individue ista, ako se ispituje lipofilna komponenta.

BMF =

Ctn—1
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2.4 Mehanizam biotransformacije ksenobiotika u organizmima

Usvajanje i ekskrecija odredene supstance uslovljena je procesima pasivne difuzije
ili aktivnog transporta. Svi ksenobiotici se mogu podeliti na: superhidrofobne (SH),
hidrofobne (HFO), polarne (P) i hidrofilne (HFI). Veliki deo hidrofobnih jedinjenja se
eliminiSe pasivnom difuzijom ili ekskrecijom; ili se akumulira u masnom tkivu (SH i
HFO), dok P i HFI ulaze u fazu I / Il bioaktivacije ili detoksikacije i na kraju ekskretuju iz
organizma.

Reakcije biotransformacije u organizmu su podeljene u dve faze:

Faza | bioaktivacije ili detoksikacije su nesintetske reakcije: hidroliza, oksidacija,
redukcija. Kod njih dolazi do promene rastvorljivosti supstanci nastajanjem polarne grupe
(-OH, -COOH, -NHy) koje sepotom prevode u Il fazu enzimskih reakcija.

Faza Il bioaktivacije ili detoksikacije su sintetske reakcije — konjugacija:
konjugacija sa ugljenim hidratima, amino Kkiselinama, sulfatima, fosfatima; zatim
acetilovanjeili metilovanje. Nastaju proizvodi kao §to su glukuronidi, sulfati, acetil i
glutation konjugati, a potom se izbacuju iz tela ekskrecijom.

Smanjenje koncentracije ksenobiotika u telu se takode moze posti¢i i rastom,

izlu¢ivanjem (znojenjem), disanjem ili premestanjem supstance/metabolita u jaja.
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2.5 Povezanost doze i efekta zagadujuée supstance

Toksicnost ne samo da predstavlja potencijal neke supstance da izazove Stetan efekat
na organizam, ve¢ i funkciju koncentracije, kao i duzine ekspozicije datoj supstanci. Kako
bi odredili intenzitet toksi¢nosti hemikalije na organizam prati se odgovor organizma prema
koncentraciji te supstance testovima toksi¢nosti.

Toksikoloski test je procedura koja se Koristi za procenu efekta izabrane
supstance/smese na test vrstu/e u strogo kontrolisanim, standardizovanim uslovima, koji
omogucuju poredenje i ekstrapolaciju dobijenih rezulatata na uslove prirodnog sistema.

Toksicni efekti - odgovor organizma Kkoji se belezi nazvan je “endpoint”, U
slobodnom prevodu - krajnji ishod. On je u direktnoj vezi sa koncentracijom zagadujuce
supstance. Odgovor organizama moze biti:

- subletalni: rast, razvice, reprodukcija, patologija, fizioloske promene, ponasanje ili
- letalni: smrtnost / prezivljavanje.

Toksi¢ni efekti se mogu kvantifikovati kao: broj uginulih, broj oplodenih jaja,
specificna stopa duzinskog / masenog individualnog / populacionog rasta, procenat
enzimske inhibicije, broj skeletnih abnormalnosti, verovatnoca pojave tumora, itd. Najvise
koris¢eni krajnji ishod je smrt organizma — u akutnom jednokratnom izlaganju organizma
odredenoj koncentraciji.

Osnovni princip svih testova toksi¢nosti je dozna zavisnost reakcije (odgovora)
organizma (populacije / ekosistema) na izlozenost toksi¢nom agensu. Koriste¢i ovaj
princip, toksikoloski testovi se planiraju 1 postavljaju tako da opiSu odnos koncentracije -
efekta (odgovora).

Nekada je mereni odgovor organizma na hemikaliju bio po principu “sve ili nista”.
Pracen je mortalitet (prezivljavanje) i ovakvi testovi su kratkorocni-akutni testovi. Mada
kada se ispituje toksi¢nost neke supstance (naroCito u akvaticnim sistemima) prvo se
primenjuju testovi nalazenja opsega (eng. range-finding) u kome se efekat ispoljava.
NajceSce se sastoji od akutnog statiCkog testa, test grupe sa po 5 c¢lanova, logaritamske
serije razblazenja 0.10%, 1.00% 10.0% i100%, kao i kontrolne grupe. Vreme trajanja testa

je od 8 do 24 h. Slede “definitivni” testovi toksi¢nosti koji ukljucuju viSe grupa organizama
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sa po 10 ili vise od deset ogranizama u uskom rastu¢em (geometrijskom) nizu koncentracija
supstance/smese (6.25%, 12.5%, 25%,50%, 75% i 100%). Najcesce se primenjuje serija od
5 koncentracija. Broj uginulih ili deformisanih jedinki prema standardizovanim
protokolima za akutni test toksi¢nosti belezi se u periodu od 24, 48, ili 96 h (ribe). Kada se
odredi kumulativni procenat uginulih ili deformisanih jedinki po koncentraciji podaci se
unose na grafik. Kriva odnosa odgovora i koncentracije ima sigmoidalni oblik, gde je
centralni deo gotovo linearan, a krajevi koji se blize 0% 1 100% efekta podlozni su vecoj
gresci.

Iz krive dozne zavisnosti odreduje se medijalna koncentracija koja dovodi do

mortaliteta/deformacije/inhibicije 50% populacije.

100%

kumulativniefekat

Slika 6. Graficki prikaz odredivanja LCso, NOEC i LOEC vrednosti

Vrednost LCsq/LDsg Se moze rucénati ili
- Preracunavanje LCso/LDsg ekstrapolacijom sa krive doza-odgovor ili
- Izracunavanje LCso/LDsg u Excel-u uz korisc¢enje tablica za prevodenje procenta

odgovora u probit jedinice. U obradi rezultata bioloSkih testova ¢esto je
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potrebno transformisati ih radi statisti¢ke analize u probit jedinice, logit ili
arcsin.

- Izracunavanje LCso/LDsy pomocu jednog od softvera (TestToks 1.0, PHARM
(Pharmalogic Calculation System, ver. 4.0, 1986) primenom Probit, Spearman-
Karber, Dunnet metode ili neke druge metode u zavisnosti od ulaznih podataka.
Hodogram selekcije odgovaraju¢e metode za izraGunavanje vrednosti nalazi se

na slici broj 7.

Mortalitet
(broj uginulih)

L

Parcijalni mortalitet NE
(1111 vide)
DA
v r
NE _— . NE .
Parcijalni mortalitet G v
Probit metod _—_ 2 11 vite) | GRAFICKI METOD
(statisticki znacajan
Hi kvadarat test) DA
U najmanjoj ispitanoj
koncentraciji nema
DA J
mortaliteta NE
i mortalitet od 100%
PROBIT u najvecoj testiranoj
koncentraciji
l DA
r
. TRIMMED
SPEAR%’;;:;BARBER SPEARMAN-KARBER
METOD
LC50i

95% interval poverenja

Slika 7. Odredivanje LCs vrednosti, kada se testira serija koncentracija (EPA 2002)

Konacni efekat u zavisnosti od testa se sumira kroz slede¢e pojmove:

LDso— primenjena doza pri kojoj je mortalitet populacije 50%
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LC,, - letalna koncentracija test supstance ili razblazenje otpadne vode koje izaziva

smrt 50% test jedinki (LC_—LC_ )

EC,, - efektivna koncentracija test supstance ili razblazenje otpadne vode koje
izaziva 50 % maksimalnog efekta na posmatrano svojstvo (reprodukciju, rast...) (ECO

— Eng)

NOEC — najvisa koncentracija/ razblaZzenje koje ne izaziva statisticki znacajan pad

vrednosti posmatranog efekta (prezivljavanje, reprodukcija, rast...)

LOEC - najniza koncentracija / razblazenje koja izaziva statisticki znacajan pad

vrednosti posmatranog efekta (prezivljavanje, reprodukcija, rast...)

IC,. ., - koncentracija / razblazenje — koje izaziva 50 ili 25% pad (inhibiciju)

vrednosti posmatranog efekta
TU . i TU " toksic¢ne jedinice
ACR - odnos akutna / hroni¢na toksi¢nost

Doza je trenutno primenjena koncentracija, koja se odlikuje ucestaloS¢u primene i
vremenom ekspozicije. Kada govorimo o letalnoj dozi - LDsg to je termin koji se odnosi na
toksikoloske testove, pri ¢emu se doza unosi u telo inhalacijom, ingestijom, ubrizgavanjem
(najces¢e misa/pacova/zeca) ili se nanosi preko neke povrsine tela (koza, odci, itd).
Efektivna koncentracija (eng. effective concentracion, EC) opisuje koncentraciju
zagadujuce supstance koja se nalazi u medijumu gde i organizam. 1z krive dozne zavisnosti
koncentracija koja izaziva 50% negativnog efekta definisana je kao ECsy.

U slucaju da je negativni efekat mortalitet (eng. lethality) ili inhibicija (eng.
inhibition) onda se ECsy obelezava kao LCsg ili 1Csp, Takode ECsq i 1Cs bi trebali da budu
nize vrednosti od LCsp, jer oStecenje odredene funkcije, nastupa pre smrti.

Vrednosti LDsy ili LCsp se ogitavaju sa grafika. Sto je niZa njihova vrednost to je
supstanca toksi¢nija. Testovi akutne toksi¢nosti se porede preko LDsg ili LCsq vrednosti, ali

se oblik ili nagib krive mogu razlikovati, a samim tim i toksi¢ni efekat. Takode kao krajnji
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rezultat o toksi¢nosti neke supstance moze se uzeti i MATC (eng. maximum acceptable
toxicant concentration) maksimalno dozvoljena vrednost toksi¢ne supstance, a nalazi se
izmedu vrednosti NOEC i LOEC ta¢nije NOEC< MATC<LOEC. Vrednost MATC se
izracunava i kao geometrijska srednja vrednost NOEC-a i LOEC-a u regulatorne svrhe.

U prisustvu dovoljno podataka o hroniénim efektima odredene zagadujuce
supstance, moze se izraCunati i faktor aplikacije (faktor primene — za pesticide), koji je
bezbedan za Zivotnu sredinu. Dobija se empirijski kao odnos MATC (rasta, reprodukcije,
itd) i LCso vrednosti dobijene nakon 48 ili 96 h ekspozicije (AF=MATC/LCsp). Ovako se
dobija gruba procena hroni¢ne u odnosu na akutnu toksic¢nost, koja je data ACR odnosom.
Uopsteno testovi toksi¢nosti Se mogu podeliti na:

a) Kratkororo¢ne testove sa jednom vrstom

b) Dugoroc¢ne testove sa jednom vrstom

c) Test sa viSe vrsta, predstavnika razlicitih trofickih sistema ili staniSta

d) Test sa kulturama tkiva ili éelija

Testovi se prema duzini ekspozicije mogu podeliti na akutne i hroni¢ne testove:

Akutni testovi imaju za cilj da utvrde efekat toksi¢ne materije u kratkom
vremenskom periodu (24, 48, 72 i 96h), pri ¢emu se prati prezivljavanje organizama i
obi¢no se izracunava LCsg. Pre pocetka akutnog testa radi se preliminarni test (eng. limit
test) kao ,,gruba‘“ procena toksic¢nosti.

Kod #hronicnih testova vreme ekspozicije organizama je znatno duze (7 ili vise
dana), a koncentracije relativno niske (najmanje test sa pet koncentracija). Posmatra se
prezivljavanje, ali i subletalni efekti (reprodukcija, rast, biohemijski marker, itd), a
izraGunavaju se LOEC i NOEC. Cilj testa je da se pokrije §to veéi deo njihovog Zivotnog
organizma, npr. razvoj od jajeta do larve. Takode se prate i promene u funkcionisanju
organizama i procenjuju se subletalni efekti na reprodukciju, rast i ponasanje. Ovo nam
daje dobar uvid u sudbinu populacija u prirodi.

Radi lakseg normiranja rezultati toksi¢nosti efluenata, EPA je preporucila uvodenje

jedinica toksi¢nosti TU, koja je efektivni faktor razblazenja datog efluenta (rastvora u
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nasem slucaju). Prema tipu ekotoksikoloskog testa ove jedinice se dele na: TUa — eng. toxic

unit acute i TUc — eng. toxic unit chronic.

Akutna TU, = 100
50
Hroni¢naTU = 100
NOEC

Ove dve jedinice su medusobno matematicki povezane faktorom konverzije —

ACR (acute — to — chronic ration)

LCy, ., . . : : DT
ACR =——2- i koriste se radi poredenja toksi¢nosti razli¢itih efluenata
NOEC
ACR = TUc
~ TUa

Kada se razmatraju efekti smeSa na organizam, odnos zagadujucih supstanci moze

biti aditivni, antagonisticki ili sinergisticki.

U eksperimentalnoj postavci testova za akvati¢ne sisteme i efluente ispituje se
direktna apsorpcija iz vode, tako da testovi mogu biti:
a) Staticki test — kada se supstanca doda na pocetku ispitivanja, nakon cega se test medijum
ne menja do kraja eksperimenta. Prednosti stati¢kog testa su jednostavnost, pristupacnost i
kori$¢enje manje zapremine uzorka potrebne za analizu. Ovaj test je u sustini manje osetljiv
jer nema obnove koncentracije supstance, koja se moze degradirati ili ispariti Sto smanjuje
odgovor.
b) Semi-staticki test — test medijum i ispitivana supstancase periodi¢no menjaju (u nekom
intervalu) u potpunosti ili proporcionalno (delimi¢no). Organizmi su izloZeni npr. svezem
medijumu iste koncentracije zagadujuce supstance svaka 24 h. Potrebne su vece zapremine
uzorka od stati¢kog testa (US EPA, 2002)
C) Protocni test — eksperimentalni uslovi kada se koncentracija ispitivane supstance u
medijumu odrzava konstantnom i vrsi se recirkulacija medijuma. Ovakav test se moze

realizovati ili direktno unosenje uzorka od mesta uzorkovanja u sistem za razblazivanje

25



2. Opsti deo

(,;on-site “ test) ili formiranjem kompozitnog uzorka koji se periodi¢no donosi i uliva u
posudu odakle te¢nost cirkuliSe u sistem za razblazivanje. Kompozitni uzorak zahteva kako

veliku koli¢inu uzorka i medijuma za razblazenje, tako i prostor za skladiStenje i postavku.

2.6 Izbor organizma-test modela

Izbor organizma — test modela, zasniva se na ekoloskim i funkcionalnim odlikama
tog organizma. NajcesSce se koristi viSe organizama sa razliCitih trofickih nivoa (umesto
pojedinacne vrste), zatim oni koji daju odgovor na veliki opseg koncentracija, imaju veliki
areal rasprostiranja, po mogucénosti autohtone vrste ili komercijalno dostupne vrste.
Organizmi kori$¢eni u laboratorijskim testovima mogu biti gajeni ili komercijano dostupni
(Daphtoxkit F magna, Artoxkit, Microtox®, BioFix®Lumi-10, itd), ali moraju zadovoljiti
slede¢e uslove: dobro fiziolosko stanje (prezivljavanje, rast i/ili reprodukcija), normalno
ponasanje, uhranjenost, mali mortalitet u posudama gde se kultura gaji, ali i u kontrolnoj
grupi. Zdravlje i osetljivost organizma testira se referentnom supstancom. Postoje tri tipa
kontrole u ekotoksikoloSkim testovima:

1. Negativna kontrola — sadrzi samo medijum u kome se organizmi nalaze bez
supstance ili organskog rastvaraca

2. Kontrola sa organskim rastvaracem — u slu¢aju da je supstanca slabo rastvorljiva
u vodi koristi se organski rastvara¢ (npr. DMSQ). Ova kontrola je ista kao negativna, ali uz
dodatak organskog rastvaraca ekivalentnog koncentraciji koja se nalazi u tretiranim
grupama.

3. Pozitivna (referentna) kontrola — izlaganje organizma koji se koristi u testu,
supstanci poznatog toksi¢nog efekta (NaCl, CuSO4, SDS, K,Cr,0O;). Smisao upotrebe
referentne supstance je da se potvrdi osetljivost organizma. Testiranje referentnom
supstancom se izvodi bar jednom mese¢no i dobijene vrednosti se unose u kontrolne
grafike (karte) (u (LCsp) + 2 SD) radi kontrole kvaliteta testova.

Testiranje u laboratorijskim uslovima bi trebalo da podrazumeva:

1. Kontrolisane uslove pod kojima se test odvija: pH, temperatura, rastvoreni Kiseonik,

fotoperiod, hemijski sastav medijuma.
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2. Organizme Kkoji se izlazu rastucoj koncentraciji ispitivane supstance u identicnim
posudama, odredeni vremenski period.

3. Pracenje toksikoloski standardizovanog, krajnjeg odgovora u testu (eng. “endpoint”),
koji se poredi izmedu tretiranih grupa i1 kontrolne grupe.

U rezultatima svakog testa vazno je navesti koja je supstanca i u kojoj koncentraciji
ispitana, koja je vrsta koriS¢ena, vreme ekspozicije kao i odgovor (endpoint), Kkoji je
pracen. Pored pocetnih (nominalnih) vrednosti supstance, preporu¢eno je izmeriti
koncentraciju tokom testa — efektivna koncentracija ispitivane supstance (dozvoljeno
odstupanje npr. za pesticide je 20%), jer moze doc¢i do isparavanja, adsorpcije ili nekog
drugog procesa koji smanjuje dostupnost supstance organizmima.

Kada se ispituju toksi¢ni efekat efluenta, ulazne vode ili rastvora, bitno je da pH
vrednost rastvora ne izlazi iz opsega 6 — 9, jer van opsega fizioloski efekat pH ne daje
relevantan odgovor vezano za zagadujuéu supstancu. Ovo se moze proveriti postavkom dve
serije eksperimenata istog uzorka, jedne sa nativnom pH vrednos¢u i druge sa podesenom
pH vredno$¢u na pH 7 (za slatkovodne organizme) ili pH 8 (marinski organizmi).

Podesavanje se najc¢esce radi sa nekoliko kapi 0,1M NaOH i 0,1M HCI (US EPA,
2002). Koli¢ina kiseonika u rastvoru mora biti iznad 4 mg/L. Kriterijum validacije svakog
testa osim odgovora na referentnu supstancu je i procenat mortaliteta u negativnoj kontroli,
koji ne sme da prede 10% (prezivljavanje > 90%). Ukoliko odgovor prevazide 10 %
mortaliteta, podrazumeva se da je doslo do greske u postavci testa ili osetljivosti organizma
i rezultati testa se odbacuju.

Sto se ti¢e osetljivosti ekotoksikoloskog testa za neki uzorak, znac¢ajan je i broj
ponavljanja, gde minimalni broj ponavljanja po koncentraciji zavisi od vrste testa i

statisticke metode obrade rezultata.
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2.7 Primena ekotoksikoloskih testova u praksi

Ekotoksikoloska aktivnost pojedinacnih supstanci (hemikalija) moze se proceniti
standardizovanim testovima, koji nisu precizni pokazatelj uticaja na zZivotnu sredinu, ali su
najbolja dostupna metoda za razumevanje integrisanog efekta vise zagadujucih supstanci.
Primena ekotoksikoloskih testova nasla je svoje mesto u:

1. Kontroli kvaliteta otpadnih voda (Ukupna toksi¢nost otpadnih voda na osnovu

Uredbe o0 GVE)

2. Proceni rizika od hemikalija (Zakon o hemikalijama/REACH, Zakona o biocidima,

Zakona o sredstvima za zastitu bilja)

3. Standardizaciji ekotoksikoloskih metoda (ISO/OECD/EPA) prema regulativi

2.7.1 Kontrola kvaliteta otpadnih voda

Regulativa u nasoj zemlji iz zaStite voda se do 2011. godine zasnivala na imisionim
standardima (MDK — maksimalno dozvoljena koncentracija u povr$inskim vodama u zoni
totalnog mesSanja 95%). Postojali su opstinski pravilnici o kvalitetu industrijskih voda koje
su mogle biti ispustene u kanalizaciju, a kontrola kvaliteta se zasnivalana fizicko-hemijskoj
analizi.

U cilju harmonizacije nacionalnog zakonodavstva sa Evropskom unijom, kao
zemlja kandidat Srbija je preduzela znafajne mere u implementaciji ciljeva Okvirne
direktive EU o vodama (eng. Water Framework Direcitve 2000/60/EC, WFD) tj. dostizanje
dobrog ekoloskog 1 hemijskog sastava svih evropskih povrSinskih 1 podzemnih voda do
2015. godine.

Zakonske osnove donete u ovom cilju su Zakon o vodama (*'Sluzbeni glasnik RS",
br. 30/2010 u 93/2012) i uredbe o grani¢nim vrednostima zagadujucih supstanci: Uredba o
grani¢nim vrednostima prioritetnih 1 prioritetnih hazardnih supstanci koje zagaduju
povrsinske vode i rokovima za njihovo dostizanje (“Sluzbeni glasnik RS”, br. 35/2011);
kao I Uredba o grani¢nim vrednostima emisije (GVE) zagaduju¢ih materija u vodama i

rokovima za njihovo dostizanje (“Sluzbeni glasnik RS”, br. 67/2011).
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Definisani su — opsti kriterijumi za odredivanje pojedinih zagadujucih supstanci, ali
i grani¢ne vrednosti emisije (GVE) za otpadne vode, koje su podeljene prema tipu efluenta
i grani industrije. Ove GVE - obuhvataju masu izrazenu odredenim specificnim
parametrima, koncentraciju i/ili nivo emisije, koji ne mogu biti prekoraceni u toku jednog
ili viSe vremenskih perioda (“Sluzbeni glasnik RS”, 6p. 30/2010). Uveden je i pojam broj
jedinica toksi¢nosti — TU= 100/LCsp ili TU=100/ECsp; §to je veca TU to je toksi¢nost
efluenta veca. Propisane su TU vrednosti otpadnih voda za ribe, dafnije i luminiscentne
bakterije.

Na nivou EU — insistira se na odrzavanju kvaliteta akvati¢nih ekosistema i
niskomnivou hemijskog zagadenja tj. uklanjanju zagadujuéih prioritetnih supstanci iz vode.
Akcenat je postavljen na ekotoksi¢nost i toksi¢nost za ljude. Aneksom X WFD, Odlukom
2455/2001/EC uspostavljena je prvobitna lista prioritetnih supstanci koja je obuhvatila 33
prioritetne supstance ili grupe supstanci, koje predstavljaju rizik za akvaticne ekosisteme;
kao i podgrupa prioritetne hazardne suspstance koje imaju osobinu toksi¢nosti,
perzistentnosti i bioakumulativnostiu ekosistemu. Cilj je potpuno ograni¢enje i konac¢no
prestanak emisije istih do 2020. godine.

Velika prednost WFD je to s$to u periodu od 4 godine radi reviziju liste prioritetnih
zagadujucih supstanci. U januaru 2012. godine Evropska Komisija je predlozila novih 15
supstanci koje se koriste u proizvodnji pesticida i biocida, kao nusproizvodi sagorevanja, ali
i nekih farmaceutskih supstanci, da se stave na listu prioritetnih supstanci. Restrikcija u
vidu MDK odredena je 2013. godine za 12 supstanci (Direktivom 2013/39/EU) i ona ¢e
stupiti na snagu 2018. godine, sa ciljem da se postigne zadovoljavaju¢i nivo do 2027.
godine, dok za 3 supstance ukljucujuc¢i i antipiretike nakon glasanja nije uvedena
restrikcija, nego obavezno pracenje i ponovna evaluacija 2018. godine (¢lan 8b. Direktive
2013/39/EV).

Kada je u pitanju monitoring ovih supstanci Direktiva 2009/90/EC, postavlja
zahteve u pogledu minimalnih QA/QC kriterijuma za analiticke metode koje se primenjuju
u okviru monitoringa statusa voda, sedimenta i biote, a kojim se obezbeduju kvalitet i
uporedivost analitickih rezultata. Kako bi laboratorije mogle da vrSe date analize

neophodan je sistem akreditacije laboratorija u skladu sa EN 1SO/IEC-17025.
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2.7.2 Ekotoksikoloska procena rizika - ERA (eng. Ecological Risk Assessment)

Komercijalne hemijske supstance, njihovi metaboliti i intermedijeri u zivotnoj sredini
se nalaze u kompleksnim smeSama, za analizu njihovog uticaja ili dalju regulativu
(ograniavanje emisije), hemijske tehnike nisu dovoljne, ve¢ se kombinujusa
ekotoksikoloskim testovim. Ekotoksikologija koristi informacije iz toksikologije, hemije i
procene izlozenosti zivotne sredine hemikalijama, kako bi se izvela procena rizika za
organizme - na razli¢itim nivoima (od subcelijskog do ekosistemskog), kao i prihvatljivost
tog rizika (Rand, 1995).

Osnovni okviri ERA podrazumevaju (Rand 1995; Connell i saradnici, 1999):

1) Identifikaciju opasnosti — uslovi zivotne sredine, fizicko-hemijska svojstva i
transformacija hemikalija, ciljevi =zastite (vrsta, grupa organizama, funkcionalnost
ekosistema, itd)

2) Procenu ekspozicije — spada u domen hemije zivotne sredine i hemijskog
monitoringa. Odnosi se na ekspoziciju ekoloske zajednice toksi¢noj materiji u prirodnom
okruzenju (Connell i saradnici, 1999). Ekspozicija varira u prostoru (bioticki i abioticki
faktori), kao i vremenu, tako da se moze izmerit u vise vrednosti za odredenu supstancu.
PEC (eng. Predicted Environmental Concentration) je koncentracija supstance u zivotnoj
sredini koja moze biti izmerena ili ustanovljena matemati¢kim modelom. Vrednosti PEC se
za pojedinac¢ne delove zivotne sredine (vodu, sediment, zemljiste i vazduh) posebno i
izrazavaju (Karan, 2010).

3) Procenu efekta (odnosa doza-odgovor) — spada u domen toksikologije,
ekotoksikologije i ekologije (biomonitoringa). Dobijene vrednosti LCso, LOEC ili NOEC
za viSe vrsta se ekstrapoliraju kako bi stekli uvid u ugrozenost ekosistema 1 izraCunali
o¢ekivane koncentracije bez negativnog efekta (eng. Predicted No Effect Concentration,
PNEC) za zivotnu sredinu (Karan, 2010).

Kada vrednost PNEC-a utvrdujemo na osnovu ograni¢enog broj podataka, ukljucuje
se i faktor nesigurnosti pomocu koga se vrednosti dobijene laboratorijskim ispitivanjem
prevode u ocekivane koncentracije koje nece izazvati Stetan efekat u ekosistemu. Faktor

nesigurnosti moze biti koriS¢en za ekstrapolaciju podataka sa akutnog na hroni¢ni nivo, kao
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1 sa najnize koncentracije koja izaziva efekat pri hronicnoj izloZenosti do efekata u
spoljasnjoj sredini. Za svaki korak ekstrapolacije predlozeni faktor nesigurnosti je 10.

U Tabeli 2. prilozene su vrednosti faktora nesigurnosti u proceni efekata za
akvati¢ne sisteme (Van Leeuwen i Hermens, 1995). Ukoliko ovaj faktor ne bi bio ukljucen

odredeni delovi ekosistema ostali bi nezasticeni nasom procenom rizika (Karan, 2010).

Tabela 2. Faktor nesigurnosti kod procene efakata za vodene ekosisteme

Dostupne informacije na osnovu kojih se Vrednost faktora nesigurnosti
utvrduje vrednost PNEC-a

Najniza NOEC dobijena ispitivanjem na 10
algama, ribama i beski¢menjacima
Najniza LCs dobijena ispitivanjem na 100
algama, ribama 1 beski¢menjacima
Najniza LCso dobijena ispitivanjem jedne 1000

il1 dve akvatiéne vrste

4) Karakterizaciju rizika

Karakterizacija rizika obuhvata sve informacije dobijene u prethodnim koracima i na
osnovu kojih se predvida verovatnoca pojave Stetnih efekata na ekolosku zajednicu. Rizik
se moze izraziti na viSe nacina od proste kvalitativne ocene do indeksa opasnosti —
,hazarda“ (eng. hazard quotient, HQ) na skali od 3 do 30.

H index = koncentracija zagadujuce supstance + sudbina u Zivotnoj sredini +
toksi¢nost

Procena rizika za akvaticne organizme predstavlja kolicnik  vrednosti
ekotoksikoloskih parametara odredene hemikalije za organizme (LCs, ECsp, 1Cs0, NOEC)
pri akutnom i/ili hroni¢nom izlaganju i predvidene koncentracije te hemikalije za datu

zivotnu sredinu (PEC).
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LC.,, EC,,, IC,,, NOEC
PEC

*TER — eng. Toxicity Exposure Ratio predstavlja odnos izmedu toksi¢nosti i

TER =

izloZenosti

Na osnovu vrednosti TER donosimo zakljucke o prihvatljivosti rizika. Ukoliko je
akutna vrednost TER>100 ili hroni¢na vrednost TER>10 smatra se da nema rizika od
akutnog, tj. hroni¢nog Stetnog delovanja odredene supstance i nije potrebna procena rizika
viSeg nivoa (Cooper i Dobson, 2007; Karan, 2010). Rizici po ekosistem se Cesto izrazavaju
i preko odnosa PEC i PNEC, a vrednost ovog koli¢nika direktno je proporcionalna
verovatnoc¢i negativnih efekata na ekosistem.

PEC/PNEC<1 — ne postoji rizik od $tetnih efekata u ekosistemu

PEC/PNEC>1 — postoji rizik i potrebno je smanjiti izlozenost (Van Leeuwen i
Hermens, 1995; Karan, 2010).

S5)Utvrdivanje i upravljanje rizikom — podrazumeva smanjenje rizika, dodatna
ispitivanja ili prihvatanje rizika. Prihvatljiv rizik je definisan kao akcident sa visokom
verovatno¢om da ¢e se dogoditi, ali sa zanemarljivim posledicama.

Jasna procena ekotoksi¢nosti neke hemikalije je komplikovana, jer u Zivotnoj
sredini ona ukljuCuje hiljade vrsta koje pokazuju razli¢itu osetljivost pri ekspoziciji.
Americka agencija za zastitu Zivotne sredine (US EPA) predlozila je skup primenljivih
metoda, koriste¢i vrednosti za toksi¢nost na pojedinim vrstama, za dobijanje vrednosti koje
se ticu Citavog ekosistema uzimajuéi u obzir nedostatak podataka i raznolikost vrsta pod

pretpostavkom da ¢e 95% svih vrsta ekosistema biti zaSti¢eno ovim.
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Prema zakonodavstvu EU otrovne i opasne supstance su regulisane:

Direktivama kojim se reguliSe registracija, proizvodnja, upotreba i trgovina pesticidima

(Council Directive 91/414/EEC EC Agrochemical Registration) odnosno biocidima

(Directive 98/8/EC of the European Parliament and of the Council concerning the

placing of biocidal products on the market)

Direktivom kojom se regulise klasifikacija, pakovanje i oznaavanje opasnih supstanci

(Classification, Packaging and Labeling Dangerous Substances, 67/548/EEC, 6. i 7.
amandman 1999/45/EC), kao i
REACH — Regulativom (EC) No 1907/2006 — Registracija, evaluacija, autorizacija i

restrikcija hemikalija (eng. Regulation concerning the Registration, Evaluation,

Authorisation and Restriction of Chemicals)

REACH regulativa je veoma obimna, popularna i primenljiva. Ona izmedu ostalog

podrazumeva da osetljivost ekosistema prvenstveno zavisi od najosetljivije vrste u njemu,

tako da zastitom strukture ekosistema odrzava se i njegova funkcija. Prema REACH-u

vrednosti dobijene u testovima toksi¢nosti ne koriste se direktno u proceni rizika ve¢ kao

osnova u odredivanju PNEC-a, jer je poznato da je osetljivost ekosistema na neku

hemikaliju veca od osetljivosti organizma u laboratorijskim uslovima. Ovo je razlog §to se

procena ekoloskog rizika zasniva na odnosu PNEC i PEC.

U REACH u pod delom C se nalaze metode za ispitivanje ekotoksi¢nosti razli¢itih

hemikalija (http://edepot.wur.nl/187906).

c. 1. akutna toksi¢nost kod riba

c.2. metoda ispitivanja akutne toksi¢nosti: imobilizacija Daphnia sp.

c.3. akutno ispitivanje inhibicije rasta algi

c.4. odredivanje brze biorazgradljivosti

c.5 razgradnja —biohemijska potrosnja kiseonika

c.6. razgradnja — hemijska potrosnja kiseonika

c.7. razgradnja —abioticka razgradnja: hidroliza kao funkcija pH

c. 8. toksi¢nost za kiSne gliste metoda ispitivanja sa veStackim zemljiStem

c. 9. biorazgradnja — Zahn —Wellens test
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- ¢. 10. biorazgradnja - ispitivanje stimulacije aktivnog mulja

- ¢.11. biorazgradljivost - ispitivanje inhibicije respiracije aktivnog mulja

- C.12. biorazgradljivost- semikontinualna metoda sa aktivnim muljem (SCAS)

- ¢.13 biokoncentracija - ispitivanje u proto¢nim uslovima na ribama

- c.14. ispitivanje rasta riblje mladi

- ¢.15. ribe, metoda ispitivanja kratkoro¢ne toksi¢nosti na embrionalnom i
larvalnom stadijumu

- c.16. p€ele — ispitivanje akutne oralne toksicnosti

- c.17. pcele — ispitivanje akutne kontaktne toksi¢nosti

- ¢.18. adsorpcija /desorpcija pomoc¢u metode ravnotezenog stanja

- ¢.19. odredivanje koeficijenta adsorpcije (Koc ) na zemljistu i otpadnom mulju
upotrebom te¢ne hromatografije visokih performansi (HPLC)

- ¢.20 metoda ispitivanja toksi¢nosti po reprodukciju Daphnia magna

- ¢.21. zemlji$ni mikroorganizmi - ispitivanje transformacije azota

- €.22. zemljisni mikroorganizmi - ispitivanje transformacije ugljenika

- ¢.23. aerobna i anaerobna transformacija u zemljiStu

- C.24. aerobne i anaerobne transformacije u sistemima voda - sediment

U Srbiji je prema regulativi EU donet Zakon o hemikalijama i podzakonski akti
doneti na osnovu njega harmonizovani su sa: Uredbom 1907/2006; Direktivom 67/548;
Direktivom 1999/45; Uredbom 440/2008; Direktivom 2004/42; Uredbom 689/2008;
Uredbom 1272/2008 i Uredbom 648/2004.

Srbija je takode 2010. godine donoSenjem Pravilnika (Sluzbeni glasnik RS, br.
64/10 i 26/11 ili CLP/GHS propis) o klasifikaciji, pakovanju, obelezavanju i oglasavanju
hemikalije i odredenog proizvoda usvojila globalno harmonizovan sistem klasifikacije i
obelezavanja hemikalija UN ( eng. The Globally Harmonized System of Classificationand
Labelling of Chemicals, United Nations 2011).
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Prema GHS-u uopsteno na osnovu ekotoksikoloskih vrednosti mogu se izdvojiti nivoi
ekotoksicnosti i zagadujuce supstance klasifikovati kao:

I) Veoma toksi¢ne EC50< 1 mg/L;

II) Toksi¢ne 1 mg/L<EC50<10 mg/L;

I1T) Stetne za akvatiéne organizme 10 mg/L<ECso< 100 mg/L.

IV) Nisu toksi¢ne EC50>100 mg/L.

Prema Pravilniku (“Sluzbeni glasnik RS br. 64/10 i 26/11) detaljnija klasifikacija se
obavlja na osnovu rezultata testova toksi¢nosti, vremenu razgradnje, koeficijentu raspodele
(log Kov), faktoru biokoncentracije (BCF), itd. U vodenoj sredini, supstance koje su
klasifikovane kao opasne (,,opasno po zivotnu sredinu®), dobijaju oznaku rizika (R) koja
moze biti:

R50 — veoma toksicne za vodene organizme:

U testovima akutne toksi¢nosti:

Test sa ribama - LC50 (96h) <1 mg/L

Test sa dafnijama EC50 (48h) < Img/L

Test sa algama IC50 (72h) < 1 mg/L

R53 — kada supstanca moze izazvati dugotrajne Stetne efekte u vodenoj sredini:

Supstanca nije lako razgradiva ili je log Kov > 3.

R51 - Toksicno po vodene organizme

Akutna toksi¢nost:

Test sa ribama - LC50 (96h): 1mg/I< LC50 < 10mg/1

Test sa dafnijama EC50 (48h): 1mg/I< EC50 < 10mg/1

Test sa algama 1C50 (72h): 1mg/L<IC50 < 10mg/I

R52 - Stetno za vodene organizme:

Akutna toksi¢nost:

Test sa ribama - LC50 (96h): 10mg/I< LC50 < 100mg/1

Test sa dafnijama EC50 (48h): 10mg/I<EC50 < 100mg/1

Test sa algama 1C50 (72h): 10mg/I< IC50 < 100 mg/1
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U nasoj zemlji od 2017. godine primenjivace Se i vaziti samo CLP propisi (Uredba
272/2008/EC).

2.7.3 Standardizacija ekotoksikoloskih metoda (1ISO/OECD/EPA) prema regulativi

Za analizu realnih uzoraka preporuCuje se analiza smeSe — eng. Whole Effluent
Assessment (WEA), kao bioloski metod u proceni ekotoksi¢nosti nekog efluenta. Test se
sastoji u izlaganju akvati¢nih organizama otpadnoj vodi (efluentu) i pracenju parametara
kao §to s prezivljavanje, rast, pokretljivost ili reprodukcija. Na ovaj nacin se moze proceniti
sveukupni efekat na organizam. Bioloski testovi sa hemijskom analizom predstavljaju
osnovu zastite zivotne sredine, jer se efluenti ili njihova frakcija mogu analizirati pre
ispustanja.

Kao primer WEA testa mozemo navesti vise razlicitih ekotoksikoloskih testova sa
razli¢itim vrstama i sa razli¢itim “endpoint”:

-Daphnia magna 24h (48h) test akutne toksi¢nosti (test imobilizacije) radi se po
standardizovanim protokolima: OECD 202, EPA 850-1010, ISO 6341; 1996, SRPS EN
ISO 6341: 2009. Informacije o kvalitetu nekog uzorka vode dobijaju se na osnovu
pokretljivosti organizama.

-Daphnia magna test hroni¢ne toksic¢nosti (Test reprodukcije Daphnia magna) se
radi po OECD 211 metodi, ISO 10706:2000, SRPS ISO 1076:2010. Meri se efektivna
koncentracija EC neke supstance u vodi koja dovodi do smanjenja reprodukcije odnosno,
dugorocna subletalna toksi¢nost. Posmatra se: ukupan broj zivih potomaka po Zenki, prema
broju potomaka po Zenki u kontrolnoj grupi.

- Luminiscentne bakterije — Vibrio fischeri, meri se inhibicija luminescence
bakterije nakon ekspozicije zagadujucoj supstanci od 15 min ili 30 min (ISO 11348, 2007);
Deo 3 Metoda sa liofiliziranim uzorkom bakterija); u slu¢aju mutnih ili obojenih efluenata
primenjuje se standard (ISO 21338, 2010). Moze se primeniti na uzorcima: otpadne vode,
vodenih ekstrakata, povrsinske i podzemne vode; morske i braki¢ne vode; eluatima
sedimenta (intersticijalnu vodu), porne vode, supstancama rastvorenim u vodi.

- ArtoxKkit M test sa zooplanktonom Artemia salina za braki¢ne i marinske sisteme.
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- Lemna minor (socivica), test inhibicije rasta 7 dana. Gaji se u monokulturama,
testira se serija razblaZenja uzorka, a zatim se rast tretirane grupe poredi sa rastom u
kontroli. Parametri koji se prate su inhibicija rasta, povrSina frondova (“lista”), biomase ili
hlorofila (ISO 20079:2005, SRPS EN ISO 20079: 2009).

- Test na slatkovodnim jednocelijskim algama — prati se inhibicija rasta. Ovaj metod
se primenjuje na supstance koje se lako rastvaraju u vodi (SRPS EN ISO 8692:2009, I1SO
8692:20128692). Ova metoda je takode primenljiva u ispitivanju toksi¢nosti organskih i
neorganskih materija, lako isparljivih jedinjenja, teskih metala i otpadnih voda prema ISO
14442 i 1SO 5667-16.

- Test na embrionima i larvama slatkovodnih riba. Prati se broj izleglih jaja i
prezivljavanje larvi. Standardni test akutne toksi¢nosti za ribe (96h) radi se prema
standardizovanom protokolu OECD 203, EPA 850-1075 ili ISO 12890,1999. Vrsta koja se
najéeScée koristi je Danio rerio (zebrice). Test moze biti staticki, semi-staticki i protocni
test) u opsegu koncentracija. Dobar je model jer se brze dobijaju rezultati istrazivanja kada
se ispituje npr. karakterizacija neke nove supstance u odnosu na sisarske ,,in vivo ““ sisteme.
Takode rezultati dobijeni ovim testomsu relevantniji za ljude, nego kad se koriste Celijske
kulture ili beski¢menjacke vrste. Embrioni zebrica su se pokazali kao koristan prototip za
ispitivanje razvoja ki¢menjackih vrsta i kao odli€na alternativa za ispitivanje razvojne
toksic¢nosti. Standardni testovi hroni¢ne toksi¢nosti na ribama se rade po metodi OECD 204
koja traje 14 dana, a moze da se produzi i na 21 ili 28 dana. Toksi¢nost u prvim fazama
razvoja kod riba se meri po metodi OECD 210.

-Testovi na hepatocitama riba (Salmo trutta, pastrmka), procena toksi¢nosti
metabolizma ksenobiotika i endokrinog osStecenja izazvanog ksenobioticima (ISO/TS
23893 -2, 2007; ISO/WD 23893-3, 2009).

-Test sa sojem kvasca (Saccharomyces cerevisiae) za procenu estrogenog (eng.
Yeast Estrogen Screen, YES) ili androgenog (eng. Yeast Androgen Screen, YAS) efekta
ksenobiotika u vodi. Medunarodni standard (ISO, EPA ili OECD) za ovaj test nije
dostupan, ali je on veoma dobro opisan u literaturi (Routledge i Sumpter, 1996; Sheahani

saradnici, 2002) i komercijalno se koristi za odredivanje hormonski aktivnih supstanci.

37



2. Opsti deo

Vecina ovih testova je standardizovana, a kao rezultat se najéesce prijavljuje ECsili
LCso. Savetuje se da svaki test sadrzi 3 ili viSe predstavnika razli€itih trofickih nivoa sa liste
standardizovanih organizama (US EPA, 1995), zbog razli¢ite osetljivosti organizama u
WET testovima.

Varijabilnost u bioloskim testovima se ne moze iskljuciti jer je to vazna odlika
ekosistema, ali se njen uticaj na ishod rezultata moze umanjiti kvalitetom kontrolne grupe
pri testiranju, upotrebom standardizovanih i verifikovanih metoda, medulaboratorijskim
analizama (eng. ring-test) i razmenom informacija.

WEA — nije isto Sto i procena ekoloskog rizika, ali je izuzetno znalajan za
upravljanje ispustanja otpadnih voda. Preporuka US EPA-e je da maksimalna toksi¢nost
efluenta koji se ispusta u povrSinske vode ima najviSe 0.3 TUa 1 1 TUc za najosetljiviju od
3 ispitivane test vrste. Kod zagadujuéih supstanci otpadne vode koja se ispusta u
slatkovodne ekosisteme uobicajeno je da se testovi hroni¢ne toksi¢nosti izvode na jednoj
fitoplanktonskoj vrsti (najées$¢e Selenastrum capricornutum), jednoj zooplanktonskoj vrsti
(najéesce Ceriodaphnia dubia) i jednoj vrsti riba (najées¢e Pimephales promelas).

U slucaju da efluenti pokazu akutnu toksicnost, obavezno se izvode skraceni
hroni¢ni testovi ili kratkotrajni testovi za procenu hronicne (subletalne) toksi¢nosti, i to
ponovo na minimum tri razli¢ita organizma sa liste standardizovanih vrsta.

WEA, takode nije dovoljan za procenu toksi¢nosti pojedina¢nih supstanci, za to

sluZe procedure procene ekoloskog rizika.

OECD - eng. The Organisation for Economic Co-operation and Development je
internacionalna organizacija koju ¢ine trideset zemalja Severne Amerike i Evrope. Ona
koordinira 1 uskladuje politiku vlade, bavi se pitanjima zajedni¢kog interesa i odgovorima
na medunarodne probleme. Rad OECD-a koji se odnosi na hemijsku bezbednost spada u
,,Ekoloski, Zdravstveni i Bezbednosni program”. Protokoli OECD za razliku od nekih
drugih standarda su i javno dostupni.

Ekotoksikologija vodenih organizama u okviru OECD standarda obuhvata
proucavanje toksi¢nog efekta razlicitih supstanci na algama, biljkama, ribama i vodenim

beski¢émenjacima, kod kojih se meri akutna i hroni¢na toksi¢nost. Neke od OECD metoda

38



2. Opsti deo

za ispitivanje ekotoksi¢nosti su: 201 Inhibicija rasta algi (eng. Algae, Growth
InhibitionTest); 202 Akutni test imobilizacije dafnija (eng. Daphnia, Acute Immobilisation
Test); 203 Test akutne toksi¢nosti na ribama (Fish, Acute Toxicity Test); 211 Hroni¢ni test

toksi¢nosti za dafniju (Daphnia magna Reproduction Test), itd.

Kako bi se smanjili troskovi testova, upotreba organizama, kao i hemikalija postoje
mnogobrojni softveri, koji na osnovu hemijske strukture predvidaju posledice na ¢lanove
ekosistema. Metod analize odnosa strukture i aktivnosti neke supstance ((Q)SAR —eng.
‘‘quantitative structure—activity relationship’’) predstavlja prihvatljivu alternative procene
sudbine i ekotoksi¢nosti zagadujucih supstanci u zivotnoj sredini. Ovaj program na osnovu
fizicko-hemijskih svojstava i molekulske strukture supstance procenjuje njenu:
biodegradabilnost, mutagenost, ekotoksi¢nost, karcinogenost.

Prednost ove predikcione metode je u tome S§to u kombinaciji sa relativno
dostupnim i lako izvodljivim testovima daju preliminarnu nau¢nu osnovu za procenu
opasnosti od neke zagadujuce supstance, pre nego $to se vide posledice. Najéesce korisceni
((Q)SAR) je US EPA program ekoloskog odnosa strukture i aktivnosti (ECOSAR ™) (Fent
i saradnici, 2006).
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2.8 Tretman preciséavanja voda

Uzavisnosti od namene i upotrebe vode, kao i izvora (povrSinska, podzemna,
komunalna ili industrijska) voda se tretira raznovrsnim tehnologijama za pre¢i$¢avanje.

Najvaznije tehnologije za preradu vode prikazanesu u Tabeli 3.

Tabela 3. Pregled najéescée koriséenih tehnologija za tretman otpadnih voda.

Mehanicki Bioloski Fizicki Termalni Hemijski
procesi procesi procesi procesi procesi
Sita Anaerobni Flotacija Kristalizacija Apsorpcija
Reseta Aerobni Precipitacija Destilacija Neutralizacija
Strugaci Aktivni mulj ili  Sedimentacija Evaporacija Jonska izmena
Grabulje Rotacioni Koagulacija Spaljivanje Dezinfekcija
bioloski Flokulacija Dezinfekcija Hemijska
kontaktor Desorpcija oksidacija —
Adsorpcija Fotohemijski
Ultrafiltracija AOP

Klasi¢ni fizicko — hemijski tretmani u pre¢iS¢avanju vode poput adsorpcije,
flokulacije, hemijske oksidacije/redukcije ili konvencionalnih mikrobioloskih tehnika
(Sonune i Rupali, 2004) su slabo efikasni u uklanjanju “savremenih” zagadujuc¢ih supstanci
iz vode. Komercijalno dostupne boje, pesticidi, farmaceutski proizvodi i njihovi metaboliti
Cesto se detektuju u otpadnoj, povrsinskoj, pa ¢ak i vodi za pic¢e. Glavni izvor zagadujuéih

supstanci u povrSinskim vodotocima su postrojenja za preradu otpadne vode (Castiglioni i

saradnici, 2006).
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Poslednjih 20 godina razvijene su razlic¢ite nekonvencionalne tehnike precis¢avanja
zagadujucih supstanci (ksenobiotika) iz vodenog matriksa medu kojima se po efikasnosti

isti¢u unapredeni oksidacioni procesi (eng. Advance Oxidation Processes, AOP).

2.9 Unapredeni oksidacioni procesi - AOP

Unapredeni oksidacioni procesi predstavljaju kombinaciju hemijskih 1 fizickih
metoda, koja se pojavila pocetkom 90-tih godina za sanitaciju vode i sterilizaciju razli¢itih
povrsina (Navarro i saradnici, 2005; Shu i Chang, 2005). Ovo su destrukcione tehnike
zasnovane na formiranju razli¢itih reaktivnih vrsta (OH, O, , H,O,, O3, itd), koje dovode
do mineralizacije organskih zagadujuéih supstanci bez formiranja dodatnog otpada ili je
njegova koli¢ina znatno umanjena (Gogate i Pandit 2004).

Tehnike koje se najcesée koriste u AOP-ima su: procesi zasnovani na vodonik-
peroksidu (H.0, + UV, Fenton i foto-Fenton) (Krutzler i saradnici, 1999), fotokatalizi
(UV+TIO,) (Legrini i saradnici,1993; Michael i saradnici, 1995; Akira i saradnici,2000),
ozonu (O3, O3 + UV i O3 + katalizator) (Benitez i saradnici, 2000; Contrerasa i saradnici,
2003, Eduardo i saradnici, 2006), razli¢itim kombinacijama oskidativnih vrsta (Roberto i
saradnici, 1999; Santiago i saradnici,2002; Marc i saradnici, 2004;Guido i saradnici, 2008),
sonolizi (Gogate i Pandit 2004), elektrolizi (Comninelliis i saradnici, 2008) i elektri¢cnom
praznjenju.

Tokom unapredenih oksidacionih procesa nastaju hemijske vrste izuzetne oksidacione
sposobnosti kao §to su ‘OH radikal i druge kratkozivece radikalske vrste. Hidroksilni
radikali, posle fluora (E° = 2.8V u kiseloj sredini) imaju najaci oksidacioni potencijal
imogu mineralizovati organsku materiju do CO; i H,O (Hunsberger i saradnici, 1977).

Pored velikog broja ispitanih AOP-a odredenu prednost za dekontaminaciju vode
pokazala je tehnologija elektricnog praznjenja, jer produkcija hidroksi radikala zahteva
dosta energije, a to se postize upotrebom visokonaponskih elektri¢nih praznjenja.

Elektricno polje u vodenom rastvoru dovodi do fizickih (UV, udarni talasi sa
nadpritiskom) i hemijskih procesa, usled ¢ega nastaju razli¢ite reaktivne vrste (*OH, He, O,

HOze, H20,, O,, O3). Prema nacinu praznjenja ove procese mozemo podeliti na: elektrolizu
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kontaktnim praznjenjem — eng. contact glow discharge electrolysis,CGDE (Tezukau i
Iwasaki, 1998), dielektri¢no barijerno praznjenje — eng. dielectric barrier discharges DBD
(Bubnov i saradnici, 2004; Dojc¢inovi¢ i saradnici, 2008) i impulsno korona praznjenje —
eng. pulsed corona discharges PCD (Zheng i saradnici, 2007 i Hao i saradnici, 2007).

Elektri¢no praznjenje je omogucilo “in situ’generisanje ozona umesto “ex situ” i
efikasan nacin da se iskoristi vecina hemijskih aktivnih vrsta za dekontaminaciju vode
(Muhammad i saradnici, 2001). Zona praZnjenja treba da se nade u direktnom kontaktu sa
vodom.

Osim ve¢ navedenih predosti AOP-a u precis¢avanju vode treba istac¢i da se oni mogu
koristiti pri ambijentalnim uslovima (atmosferskom pritisku i sobnoj temperaturi),
odvojeno ili u kombinaciji sa konvencionalnim metodama prec¢iséavanja vode.

AOP-i kao predtretman konvencionalnim metodama smanjuju otpornost razliitih
zagadujucih supstanci i toksi¢nost metala za bioloski tretman, a kao posttretman bioloskom
tretmanu obezbeduju dezinfekciju (zamena hlorisanju ili ozonizaciji) i uklanjaju
biorazgradive intermedijere (Comninellis i saradnici, 2008). Takode treba napomenuti da
pored ambijentalnih postoje i neambijentalni AOP tretmani, koji iziskuju znatno vise
temperature i pritisak (npr. WAO —oksidacija vlaznim vazduhom, oksidacija superkriti¢nim
vlaznim vazduhom, itd) (Gogate i Pandit, 2004).

AOP-i koji se najceS¢e koriste za tretman voda ukljucuju: ozonizaciju, Fentonov
reagens, heterogenu i homogenu fotokatalizu (UV ili VIS), elektrohemijske procese,
sonolizu, superkriti¢nu oksidaciju vazduhom, kao i tretmanenetermalnom plazmom (Illés i
saradnici,2013).
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2.9.1 Ozonoliza

Ozon, kao najrasprostranjenije oksidaciono sredstvo; odlikuje se ve¢im standardnim
redoks potencijalom (E° = 2.07 V) u odnosu na oksidante poput permanganatnog jona (E°
= 1.67 V), vodonik-peroksida (E° = 1.77V) i hlor-dioksida (E° = 1.27 V). Svojstvo ozona
da oksiduje organsku materiju dalo je prednost ovoj tehnici u industriji i dezinfekciji vode
(Lezcano i saradnici, 2000).

Ozon u prirodi nastaje fotolizom molekulskog kiseonika u atmosferi, a potom

reakcijom atomskog i molekulskog kiseonika:

O, +hv - 20
0°+ 0, - 05

U vodi ozon moze da reaguje na dva nacina:
1. Reakcije molekulskog ozona - direktno

2. Reakcije radikalskih vrsta koje nastaju u vodi razlaganjema ozona — indirektno

Mehanizam, koji ¢e biti favorizovan zavisi od pH, temperature i hemijskog sastava
vode. U veoma kiselim rastvorima preovladuje direktni mehanizam, dok u rastvorima sa
ve¢im vrednostima pH do izrazaja dolazi radikalski mehanizam (Tang 2004; Tarr 2003).

Ozon reaguje vrlo selektivno sa jedinjenjima koja imaju specificne funkcionalne
grupe: nezasiceni | aromatic¢ni ugljovodonici sa hidroksilnim, amino idrugim grupama.

Gas ozon koji nastaje elektricnim praznjenjem u plazmi se moze uduvavati u vodeni
rastvor(zivotni vek O3 t=10-60 min), gde se rastvara i efikasno uklanja mikroorganizme
(20°C, ¢(05) = 0.16 mg/L, t= 0.1 min, smanjenje 4 log) (Anpilov i saradnici, 2001). Na
visim temperaturama i visim pH vrednostima ozon se brzo raspada i to produzava potrebno

vreme tretmana.
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Prednosti ozonolize u odnosu na klasi¢no hlorisanje vode:

v Nema potrebe za posebnim uslovima skladi$tenja i cuvanja toksi¢nih hemikalija
Intermedijeri ozonizacije nemaju Stetnog efekta na ljude i okolinu
Ozon je jak oksidans i moZe unistiti veliki broj organskih zagadujucih supstanci

Uklanja boju, miris i suspendovani materijal

D N N NN

Efikasno unistava spore, bakterije i viruse.
Mana ozonolize bi bila cena kada se koristi u velikim sistemima i toksi¢nost pri

direktnom ispustanju u Zivotnu sredinu.

2.9.2 Fotoliza

Fotoliza podrazumeva fotohemijsku (UV-VIS) transformaciju zagadujucih supstanci.
U realnim uslovima zivotne sredine zavisi od: pH, saliniteta, dubine, turbiditeta, intenziteta
sunéevog zracenja, klimatskih odlika. Fotoliza moze biti direktna i indirektna.

Direktna fotoliza podrazumeva damolekul apsorbuje suncevu energiju odgovarajuce
talasne duzine (A, nm) i prelazi u pobudeno (ekscitovano stanje), koje izuzetno kratko traje
(10° do 10®; Owen, 1971). Molekul se mozevratiti u prvobitno stanje ukoliko se
apsorbovana energija oslobodi (fluorescencija, fosforescencija, kolizija, itd) ili se pocetna
supstanca degradira i nastaju drugi molekuli — proizvodi degradacije.

Indirektna fotoliza je dvostepeni proces. U akvati¢noj sredini uklju¢uje molekule
(nitrati, nitriti, huminske i fulvo kiseline) koji pod dejstvom suncevog zraCenja mogu
generisati visoko reaktivne vrste (0,7, *OH, *OOR, CO3", itd) i slobodne elektrone Kkoji
dovode do fotodegradacije zagadujuce supstance (reakcije 1-2). Drugi nacin indirektne
fotolize naziva se fotosenzitizacija, gde svetlost apsorbuje supstanca koja prenosi energiju
na ciljni molekul (zagadujuce supstance), prevodeéi je iz osnovnog u pobudeno stanje |
tako inicira degradaciju (Faust i Hoigné, 1987).Takode indirektna fotoliza moze te¢i kroz
formiranje sekundarnih fotooksidanasa preko fotosenzitera. Tako huminska supstanca kao
fotosenziter pokrece formiranje vodonik-peroksida i na kraju hidroksiradikala koji

interaguju sa zagaduju¢om supstancom (reakcije 4-7) (Cooper WJ i Herr FL, 1987):
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PS + hv - PS* (1)
PS + 0, - PS* + 05" (2)
205"+ 2H* - H,0, (3)
H,0, + hv - 2HO" (4)
PS*+ 0, + RH —» PSO,H + R** (5)
PSO,H — PSO* + HO* (6)
HO® + M - proizvodi i radikali (7)

2.9.3 Fentonov reagens

Predstavlja oksidacioni procesu kome jerazlaganje vodonik-peroksida katalizovano
solima gvozda (Neyens i Baeyens 2003).VVodonik-peroksid ima mnogobrojne prednosti u
odnosu na uobicajene oksidacione procese poput hlorisanja ili ozonolize; a to su
komercijalna dostupnost, termalna stabilnosti neograni¢ena rastvorljivost u vodi.

Kombinacija vodonik-peroksid sa solima gvozda (Il) naziva se Fentonov process
(H,0,/Fe?"). Prvi put je upotrebljen 1894. godine za oksidaciju vinske kiseline do
dihidroksimaleinske kiseline (Fenton, 1894). Fero-sulfat je najéeée korisCeni izvor Fe?*
jona u Fentonovom procesu.

Lan&ana reakcija zapoinje u kiseloj sredinireakcijom izmedu gvozda (Fe®) i
vodonik-peroksida, pri &emu nastaju hidroksil-radikali (8), a prekida se interakcijom Fe®* i
hidroksil-radikala, pri ¢emu nastaju Fe®* i OH joni (9). Fentonov proces se odigrava u
kiseloj sredini jer je za iniciranje reakcije potreban proton. Feri jon (Fe**) takode moze u
kiseloj sredini reagovati sa vodonik-peroksidom u reakciji nalik Fentonovoj, pri ¢emu
nastaju hidroksil- i hidroperoksil-radikali i katalizator se regenerise (10, 11). Hidroperoksil
jon (Fe-OOH?") se razlaze na hidroperoksidni-radikal i jon Fe?*(11).

Fe?* + H,0, » Fe3* + OH™ + OH" (8)
OH* + Fe?* — OH™ + Fe®* (9)
Fe3* + H,0, > Fe — O0H?** + H* (10)
Fe — 00H?** - HO} + Fe?* (11)
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Hidroperoksidni-radikal HO;moze reagovati i sa fero- i sa feri-jonima gvozda (12-
14).

Fe?* + HO; — Fe3* + HO; (12)
Fe3* + HO; — Fe?* + 0, + H* (13)
OH* + H,0, —» H,0 + HO; (14)

Fentonov proces je naSao primenu u tretmanu otpadnih voda, jer parcijalno razlaze -
povecava biodegradaciju i smanjuje toksi¢nost razlicitih organskih zagadujucih supstanci
(Kim i saradnici, 2010).

Mehanizam degradacije organskih supstanci ukljucuje tri glavna reaktivna radikala:
dva hidroksilna radikala u “slobodnoj” ili “zatvorenoj formi”, a tre¢i uformi kompleks
gvozda (vodeni ili organo), pri ¢emubrzina reakcije zavisi od hvatac¢a radikala kao $to su t-
butanol ili CI" jon (Neyens i Baeyens, 2003).

Organski radikali koji nastaju apstrakcijom protona, mogu biti oksidovani feri (15) ili
redukovani fero jonima gvozda (16).
R + Fe3* > Rt + Fe?* (15)
R* + Fe?* - R~ + Fe3* (16)

U ovoj reakciji se generiSu fero-joni i tako se zavrSava kataliticki krug Fentonovog
procesa. Fero-joni mogu biti hidratisani, tj. reagovati sa hidroksilnim-jonima i formirati
ferihidrokso komplekse koji se taloze na pH od 4 do 7. Talozenjem feri-jon postaje
nedostupan za dalje reakcije.

Optimalna pH vrednost za Fentonov proces je oko 3, jer na nizim vrednostima
(<2.5) dolazi do formiranja feri-hidrokso kompleska koji sporije reaguje sa H,O; i samim
tim nastaje manje hidroksilnih radikala. Na veoma niskim vrednostima pH dolazi do toga
da se vodoni¢ni joni ponasaju kao hvataci hidroksilnih radikala, a reakcija feri-jona sa
vodonik-peroksidom je inhibirana.

U slucaju realnih uzoraka vode vazan parameter je i interakcija sa ambijentalnim

molekulima. Konstante brzine reakcije ¢e zavisiti od liganda koji su vezani za gvozde.
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Stoga ¢e pristustvo organskih i neorganskih liganada iz prirodnih voda drasti¢no uticati na
Fentonovu reakciju (Tarr, 2003).

Efikasnost Fentonove reakcije - stepen degradacije je uslovljen odnosom
koncentracije gvozda (Fe®") i vodonik-peroksida, pH (2<optimalan<4), vremenom reakcije,
osobinama zagadujuée supstance (HPK) i temperaturom.

Tri kategorije odnosa pocetne koncentracije gvozda (Fe*") i vodonik-peroksida
(H20,) predlozili su Yoon i saradnici (2001):

2.9.3.1 Visok odnos [Fe?*]/[H20;] =2

Kada je koncentracija gvozda u visku i nema organske materije, tada u sistemu
dolazi do prekida landane reakcija radikalskih vrstausled reakcije Fe®* sa "OH radikalima.
Konstanta brzine reakcije "OH radikala sa Fe®* (k=3,2 -108 mol/ Ls) veéa je deset puta
nego konstanta brzine reakcije "OH radikala sa H;O, (k= 3,3 - 10’mol/Ls) (Buxton i
Greenstock, 1988). U prisustvu organskih molekula (RH), dolazi do kompeticije izmedu
fero-jona i RH za "OH radikale i odnos pocetnih koncentarcija pada ispod 2 (=1.3) (Neyens
i Baeyens, 2003), tj. Fe®* se koristi u reakciji kao reaktant, a ne katalizator. Nevezano za
prisustvo organske materije, vodonik-preroksid se u oba slucaja potrosi u nekoliko sekundi,

$to pokazuje da se produkeija ‘OH radikala brzo zavriava u visku gvozda (Fe?").

2.9.3.2 Srednji odnos [Fe**]o/[H202]0 = 1

Pri ovom odnosu koncentracija vodonik-peroksid brzo prevodi sve fero jone u feri
oblik i pri odsustvu RH, vodonik-peroksid se polako razlaze lan¢anom radikalskom
reakcijom (Fe**). Koncentracija vodonik-peroksida dalje se umanjuje redukcijom Fe®* u
Fe?* (reakcija 10).

Tako da se Fentonova reakcija moze okarakterisati sa dva specificna sistema, fero i
feri sistem, koji ¢e zavisiti od oksidacionog stanja gvozda dodatog na pocetku reakcije. U
prisustvu organskih molekula fero joni troSe viSe vodonik-peroksida u pocetnoj fazi

reakcije (Neyens i Baeyens, 2003).
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2.9.3.3 Nizak odnos [Fe**]o/[H202]o<< 1

U slucaju da se vodonik-peroksid nalazi u visku, fero-joni bi¢e brzo potroSeni.
Ostaje mnogo veéa pocetna koli¢ina vodonik-peroksida pa ¢e nastali ‘OH radikali u vecéoj
meri reagovati sa H,O, daju¢i HO;" (17).

OH® + H,0, - H,0 + HO} (17)

Ovako nastali HO;" dalje u¢estvuje u reakcijama redukcije feri do fero jona i vecoj
potros$nji H,O, (Neyens, Baeyens, 2003). Iz ove reakcije se zakljucuje da H,O, moze biti i
donor i hvata¢ "OH radikala. Hidroperoksil-radikali ne ucestvuju direktno u degradaciji
organskih zagadujué¢ih supstanci, ve¢ se to odigrava kroz reakciju sa "OH ( Ji i saradnici,
2011).

U degradaciji visokih koncentracija zagadujuéih supstanci kako bi se pospesio
efekat aktivacije vodonik-peroksida (formiranja "OH radikala) koriste se i soli prelaznih
metala (napr. gvozde; Fentonov reagens), ozon ili UV svetlost.

* Ozon i vodonik-peroksid

0; + H,0, - OH* + 0, + HO}
* UV svetlost i vodonik-peroksid
H,0,[+UV] - 20H"

(Neyens i Bayeens 2003)

Fentonov reagens nije univerzalni oksidans - na degradaciju su otporni mali
hlorovani alkani (tetrahloroetan, trihloretan), n- parafini i kratke karboksilne kiseline
(maleinska, oksalna, siréetna, malonska) (Bidga, 1995). Kod alicikli¢cnih komponenti ne
dolazi do elektrofilnog napada *OH radikala na dvostruke veze C=C, za razliku od
aromati¢nih komponenti gde dolazi do otvaranja prstena i dalje degradacije. Zato se Fenton
Cesto koristi u kombinaciji sa drugim oksidacionim tehnikama kao $to su fotokataliza i
ultrazvucna iradijacija.

Fentonov reagens se moze samostalno Koristitikao predtretman bioloskom tretmanu
za degradaciju organskih zagadujucih supstanci. Vodonik-peroksid nosi epitet zeleni, tj.
“ekoloski” reagens, ali naravno voda koja se ispusta u bioloski tretman ili recipijent mora
imati kontrolisanu koncentraciju vodonik-peroksiada (Legrini i saradnici, 1993, Neyens i
Baeyens 2003, Gogate i Pandit 2004).
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Najveca prednost Fentonovog reagensa je moguénost degradacije velikog broja
zagadujucih supstanci do biodegradabilnih produkata, pri relativno niskoj ceni tretmana.
Fentonov proces se pokazaokao izuzetno efikasan tretmanu degradaciji pesticida.

Mane Fentonovog procesa su utroSak hemikalija za odrzavanje pH vrednosti, uzak
opseg funkcionisanja (pH) i generisanje sekundarnog otpada (mulj) koji se mora ukloniti
(Ikehata i EI-Din, 2006).

2.9.4 Heterogena Fenton oksidacija

Svako odstupanje od standardnih reakcija Fentonanaziva se modifikovani Fenton.
Modifikovane Fenton oksidacije fokusiraju se na prevazilaZzenje problema kao Sto je
umanjena dostupnost zagadujucih supstanci usled sorpcije, ekstremnih pH vrednosti,
raspadanja ili niske koncentracije H,O, (0.03 wi/v), kao i nestabilne prirode molekula.

Mehanizam modifikovanih Fenton oksidacija funkcioniSe tako $to se organski
zagadujuée supstance oksiduju do intermedijera, dok dalji mehanizam zavisi od prirode

supstituenta i tipa sorpcije (J Henry-Ramirez 2010).

2.9.4.1 Foto-fenton oksidacija

Foto-Fenton podrazumeva interakciju svetlosti (UV-VIS) i Fentonovog reagensa
(Fe?*/H,0,) u cilju degradacije organskih komponenti (Ahmadi i saradnici, 2008). Ovaj
process ukljucuje fotoredukciju Fe** u Fe?*, tako da se koristi mala koncentracija gvozda
kao katalizator, ali i formira mala koli¢ina sekundarnog otpada (Wang et. al 2003). U
vodenom rastvoru, ¢ija je pH vrednost u opsegu od 2.5 do 5 mehanizam degradacije
zagaduju¢ih supstanci pocinje fotolizom hidroksilnog feri kompleksa [Fe(OH)*"] do
hidroksilnog radikala i fero jona (reakcija 18). Ovo je pra¢eno Fentonovom reakcijom
(reakcija 8) i oksidacijom organske komponente.

Upotrebom UV svetla smanjuje se koli¢ina ¢vrstog otpada (mulja, Poyatos i
saradnici, 2010). Za fotolizu se mogu koristiti UV, UV-A i VIS izvori svetlosti.

Fe(OH)?* + hv - Fe?* + « OH (18)

49



2. Opsti deo

U prisustvu svetla moze do¢i do dodatnih reakcija koje produkuju hidroksilne
radikale ili povecavaju brzinu produkcije hidroksilnih-radikala (19):
H,0, + hv - 20H" (19)
Fe3*(R™) 4+ hv - Fe**R’
gde je R organski ligand. Ovakvi sistemi se nazivaju foto-Fenton sistemima. Fotoni
zracenja imaju pozitivan uticaj na Fentonov reagens i dovode do efikasnije degradacije
zagadujuéih supstanci. Najvaznija od ovih reakcija je redukcija Fe** do Fe?* pa su nastali
fero-joni ponovo dostupni za reakciju sa peroksidom (Marcel, 2009).

Organski radikali koji nastaju u ovim interakcijama reaguju sa rastvorenim
kiseonikom i grade peroksidni radikal koji slobodno generiSe dalju radikalsku reakciju i
dovodi do oksidacije organske materije.

RH+ OH* >R+ H,0

R*+ 0, - RO;
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2.9.5 Elektri¢no praZnjenje

- ravnoteine i neravnoteine plazme

Plazma je parcijalno jonizovani gas koji sadrzi: fotone, elektrone, pozitivne i
negativne jone, atome, slobodne radikale, molekule u ekscitovanomi neekscitovanom
obliku. Sve Cestice plazme mogu se podeliti na “lake” — fotone i elektrone, kao i “teske” —
ostale ¢lanove (molekuli, atomi, slobodni radikali i joni). Plazma se sastoji od slobodnih
nosioca naelektrisanja i odlikuje elektricnom provodljivoséu, alije sa makroskopske tacke
gledista elektroneutralna.

Ser Viliam Kruks (Sir William Crookes) Cetvrto agregatno stanje materije opisao je
1879. godine, a re¢ “plazma” prvi put je upotrebio Langmir 1928 godine (Irving Langmuir).

Dok se u svemiru 99% materije nalazi u stanju plazme, u laboratoriji one se mogu
formirati razli¢itim metodama: elektri¢énim praznjenjem, sagorevanjem pomocu plamena ili
hemijski indukovanim Sokovima (Liu i saradnici, 1999).

Mehanizam generisanja plazme zapocinje prenoSenjem energije na gas (Conrads i
saradnici,2000), reorganizacijom elektronske strukture razli¢itih vrsta, ekscitovanjem, kao i
formiranjem jona. Energija koja se prenosi moze biti toplotna, elektricna ili
elektromagnetno zraCenje. Vecina ekscitovanih vrsta je veoma kratko aktivna i emitujuci
foton vraca se u polazno stanje, dok druge tzv. “metastabilne vrste” primljenu energiju
mogu samo osloboditi u koliziji sa drugim c¢lanovima. Plazme koje nastaju pri
atmosferskom pritisku generisane su prenosom energije elektricnog polja na elektrone u
gasugde se dalje ta energija prenosi elasti¢nim ili neelasti¢nim sudarima.

Karakteristike svake plazme zavise od stepena jonizacije, temperature, gustine i
magnetne indukcije. Osnovna klasifikacija plazmi je na osnovu izvora i koli¢ine energije
koja se prenese na plazmu i dovodi do promene gustine i temperature elektrona. Tako se
plazme mogu podeliti u zavisnosti od temperature elektrona u odnosu na temperaturu gasa,

na makroskopskom nivou na:
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1) Ravnotezne — eng. ,,thermal” $to bi znacilo da su u toplotnoj ravnotezi; tj. Sve vrste u
plazmi su u toplotnoj ravnotezi jedna sa drugom - njihove temperature su jednake, Ti =
Te =Tg (i=jon, e=elektron, g=neutralni gas).

2) Neravnotezne - eng. ,,non-thermal” $to bi znacilo da ,,nije u toplotnoj ravnozi”,
odnosno da je toplotna energija elektrona veca nego ostalih ¢lanova okruzenja Te>>
Ti=Tg.

Ravnotezne plazme nastaju pri visokom pritisku (=105 Pa) i primenjenoj snazi >50
MW, tako $to se formira lokalna termodinamicka ravnoteza (‘“kvazi-ravnoteza”) izmedu
elektrona 1 teskih vrsta. Temperatura gasa je priblizno ista za sve komponente plazme i
iznosi od 5 do 20x10°K, dok je gustina elektrona visoka 10%- 10 2 m™. U neelasti¢nim
sudarima elektrona i teSkih ¢lanova dolazi do formiranja reaktivnih vrsta, a u eleasti¢nim
sudarima energija elektrona se trosi i prevodi u toplotu teskih ¢lanova, $to ima za posledicu
smanjenje efikasnosti hemijskih reakcija u plazmi, intenzivira se razlaganje ozona i
formiranje NOx (Parvulescu i saradnici, 2012). Primeri ravnotezne plazme su “baklja”
(eng. torch) i elektri¢ni lukovi (eng. Arc), a u prirodi munja i suné¢eva korona (Slika 8). U
Arc plazmama Te=Tg ~10.000 K.

Slika 8. U priordi munja (30,000 K ili 2.6 ¢V) i Sunceva korona (1.000.000 K, ili
86eV) primeri su termalnih plazmi.

Neravnotezne plazme nastaju na nizim pritiscima i koriste manje snage. Temperatura

elektrona (120 000 K) je znatno veéa od temperature gasa (300K) i ne postoji lokalna
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termodinamicka ravnoteza. Gustina elektrona je manja od 10" m?, tako da se energija ne
rasipa u vidu toplote,a slobodni elektroni zadrzavaju visoku energiju i mogu pokrenuti
razli¢ite hemijske procese. Teski Clanovi plazme ostaju pri ambijentalnoj temperaturi.
Fotoni u netermalnoj plazmi takode imaju zna¢ajnu ulogu u fotojonizaciji gasa. Ovakav tip
plazmi se moze generisati AC, DC i impulsnim praznjenjem u gasu, ali i nehomogenim
elekti¢énim poljem u vodi. Neravnotezne plazme nastaju korona praznjenjem, dielektricno
barijernim praznjenjem, mikrotalasnim i radiofrekventnim praznjenjem.

Posebna kategorija plazmi su korona i klize¢i luk. Cesto se ubrajaju u neravnotezne
plazme, zato Sto nastaju blizu atmosferskog pritiska i pri sobnoj temperaturi, ali imaju i
svojstva ravnoteznih plazmi (veliku gustinu elektrona, snagu, itd). Njihovo formiranje ne
zahteva ekstremne uslove i zato su vrlo interesantne za industriju (Fridman i saradnici,
2005).

Plazme se jo§ mogu klasifikovati:
a) Prema pritisku:
v' atmosferske i
v' plazme niskog pritiska
Plazme niskog pritiska (10°-10% kPa) nisu netermalne (neravnoteZne).
Temperatura teSkih Clanova plazme je niZza nego temperatura elektrona. Neelasti¢ni
sudariizmedu elektrona i teSkih Cestica su jonizujuéi i ekscituju¢i, ali ne dovode do
povecanja temperature teSkih Cestica. Kako se pritisak povecava, intenzivira se kolizija,
dolazi do plazma hemijskih reakcija (neelasti¢nim sudarima) i povecanja temperature teskih
Cestica (elasti¢ni sudari). Smanjuje se razlika u temperaturi elektrona i gasa kako se plazma
stanje pribliZava ravnoteznom (termalnoj plazmi), ali ne dostiZe stanje ravnoteze.
b) Prema izvoru energije:
- A.C. (eng. alternation current) izvor - naizmeni¢na struja
- D.C.(eng. direct current) izvor - jednosmerna struja
Za formiranje termalne plazme kao S$to je luk potrebna je velika gustina energije, a
neravnotezne plazme su favorizovane niskim intenzitetom snage ili impulsnim izvorom

struje.
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c) Stepenu jonizacije - plazme mogu biti takode visoko i nisko jonizovane.
Mehanizam zapocinje jonizacijom neutralnih atoma i molekula kako bi se formirali

elektroni i pozitivni joni.
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Elektri¢no praZnjenjeu preciS¢avanju vode

Pored ozona, poslednjih deset godina elektricna praznjenja (plazme) predstavljaju
alternativu konvencionalnom tretmanu preci$¢avanja vode. Tokom praznjenja smesa teskih
I lakih vrsta nastalih ekscitacijom gasa moze se direktno usmeriti na neku povrsinu ili
“gasiti” u reakciji sa vodom. U oba slucaja interakcijom visokoenergetskih elektrona sa
ostalim ¢lanovima dolazi do postepenog genersanja hemijski aktivnih vrsta poput H,O»,
O, OH, HOy" O3*, No*, e—, O, , Oili O," (Malik i saradnici, 2001), koje dalje mogu
reagovati sa drugim stabilnim oblicima - ambijentalnim molekulima i/ili zagaduju¢im
supstancama.

Reaktivne oksidativne vrste nastale praznjenjem su veoma kratko aktivne i brzo se
raspadaju, tako da prednost u degradaciji zagadujuéih supstanci imaju reaktori c¢ija
konfiguracija obezbeduje praznjenje u blizini povrSine vode (odmah iznad nivoa vode).
Tako se umanjuje potreba ozonizatora, omogucava “in situ” dekontaminacija, kao i
sterilizacija vode elektri¢nim praZznjenjem uz konvencionalne dezinficijense kao Sto su 0zon
i vodonik-peroksid (Ohshima i saradnici, 1997; Jong i Heesch 1998).

Pored hemijskih postoje 1 fizi€ki procesi usled praznjenja kao Sto je UV svetlost
(Robinson i saradnici, 1973) ili udarni talas (Sunka i saradnici, 1995, Stuka i saradnici,
1995), koji takode doprinose dekontaminaciji (Willberg i saradnici, 1996). Tehnike
generisanja elektrinog praznjenja, narocito netermalne plazme u blizini vode ili u kontaktu

sa vodom se najvise razvijaju za industrijsku primenu u tretmanu otpadnih voda.
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2.9.5.1.1 Plazma-hemijske reakcije pri elektricnom praznjenju u kontaktu sa vodom ili u

vodi

Kada se plazma generise u vodenoj pari ili u blizini vode, tada elektroni i joni iz gasa
prelaze u te¢nu fazu, ali i molekuli vode uti¢u na karakteristike plazme. Nastaju primarne
hemijski aktivne vrste poput ‘OH, H°, O’i NO’ radikala, koji daljom reakcijom sa
ambijentalnim molekulima (gasa ili te¢nosti) generisu sekundarne oksidativne vrste (H,O5,
NOy, O3, HNO, , HNO3; , ONOOH), koje mogu reagovati sa zagadujuéim supstancama
(Tabela 4).

Tabela 4. Hemijske vrste koje nastaju praznjenjem plazme u kontaktu sa vodom ili

iznad povrsine vode.

Pocéetni molekuli Primarnevrste Sekundarnevrste
Hzo, N2,02 O., H' ,'OH ,NO., N. HzOz, NOX, 03, HNOz,
i drugi joni HNO3; , ONOOH, i drugi
joni

Hemijske reakcije plazme zavisi¢e od tipa praznjenja, energije, kao 1 sastava
medijuma u kome se proces odigrava. Tako da ukoliko zamenimo vazduh sa ¢istim
gasovima kao $to su kiseonik ili argon, razlikovace se hemijski aktivne vrste koje
penetriraju u tenost.

Plazma-hemijske reakcije pri elektricnom praznjenju u vodi ili u kontaktu sa vodom
mogu se podeliti u etiri grupe:

1) Kiselo-bazne reakcije
2) Reakcije oksidacije — Hidroksi-radikal, ozon, vodonik-peroksid, peroksinitrit
3) Reakcije redukcije

4) Fotohemijske reakcije podstaknute UV svetlo$¢u iz plazme
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1) Kiselo-bazne reakcije - redukcioni potencijal mnogih organskih vrsta uslovljen je pH
vredno$¢u medijuma. Reaktivnost i stabilnost razli¢itih organskih boja je pH zavisna i
reakcije sa *OH radikalima su mnogo brze pri nizoj vrednosti pH. Razli¢ite reaktivne
vrsta kiseonika i azota (ROS i RNS) generisane praznjenjem u vodi ili iznad povrSine

vode uti¢u na kiselo-bazna svojstva rastvora (oslobadanje H").

Tabela 5. Kiselo bazne konstante disocijacije za vrste nastale praznjenjem plazme na

gasno-tecnom prelazu faza (Parvulescu i saradnici, 2012).

RH < R +H? pKa
OH' - 0° +H* 11.9
H,0, < HO, + H* 11.75
HO, < 0; + H* 4.8
HOONO < ONO; + H* 6.8
HONO < ONO™ + H* 3.3
HNO & NO™ + H* 4.7

Razlog smanjenja pH vrednosti usled elektricnog praznjenja je i formiranje
hemijskih proizvoda kao $to su azotna i azotasta kiselina (Lukes 2002). Tokom praznjenja
plazme u vazduhu disocijaciom molekula azota i kiseonika nastaje NO, koji reaguje sa

kiseonikom ili ozonom pri ¢emu nastaje NO,.

2NO + 0, > 2NO,
NO + 0; > NO, + 0,
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Azot-dioksid difunduje u vodu i kroz disocijaciju ili oksidaciju prelazi u NO;'i NO3

Posledica difuzije je smanjenje pH rastvora, ali i povecanje provodljivosti rastvora.

2NO, + H,0 - NO; + NO3 + 2H™
NO + NO, + H,0 - 2NO; +H*
3NO; +3H* - 2NO + NO3 + H;0%

Menjanjem prirode gasa (vazduh ili kiseonik) usled praznjenja pored reaktivnih
vrsta azota i njihovih proizvoda (NO; , NOg3'), nastaje i singlet kiseonika koji takode ima
ulogu u zakiSeljavanju. Pojava u kojoj neutralne aktivirane vrste igraju ulogu u padu pH
vrednosti potvrdena je u razliCitim istrazivanjima gde je koriS¢eno korona, DBD ili lu¢no
praznjenje iznad povrSine vode (Parvulescu i saradnici, 2012).

Prednost Kiselosti u plazma hemijskom tretmanu rastvora je i efekat sterilizacije
vode. Pored snizavanja pH vrednosti uocena je i promena provodljivosti (povecanje) kada
se pri atmosferskom pritisku koristi korona ili DBD praznjenje iznad povrSine vode

(Hoigne 1998, Janca i saradnici, 1999, Oehmigen i saradnici, 2010).
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2) Reakcije oksidacije — degradacija organskih zagadujucih supstanci odvijaju se pomocéu

reaktivnih vrsta kiseonika (ROS) i azota (RNS) generisanih plazmom; ROS: OH °, O’

radikala, ozona, vodonik-peroksida i kiseonika; RNS: peroksinitrita, nitritnih, nitratnih jona

i azot-dioksidog radikala. Izmedu svih navedenih, hidroksi-radikali i ozon su klju¢ni

oksidansi u procesu degradacije izazvane elektri¢nim praznjenjem u vodi i iznad povrsine

vode.

Tabela 6. Konstanta brzine reakcije klju¢nih oksidanasa organskih i neorganskih
komponenti vode (1 (mol s) — 1 ) (NDRL/NIST Solution Kinetics Database on the Web.

2011).
Supstanca H OH O3
H,0
HZO i ox 107 2.7x 107 <102
? 1.2x10° 7.5 x 10° 5.5x10°
Oz 10
o 2.1x10 - -
H‘°’ 3.8x10%° 1.1x 10° i
o;' i 4.2x107 i
o 2.2x10 1.2x10" 70
e
e 75x10° 4.3x10° >5x10°
e
NG <2x10° - -
N 71x1° 9.1x10° 3.7x 10°
NO 6 -4
cerl 1.4x10 - <10
eno
1.7 x 10° 6.6 x10° 1.3x10°
4-hlorfenol ] 93 x 10° 6x10?
Metanol 6 o >
_ 2.8x 10 8.3x 10 2x10
Metilensko 10 10 5
1.1x 10 2.1x10 1.34x 10
plavo
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- Hidroksi radikal — U zivotnoj sredini hidroksi-radikal ima ulogu reaktanta u
transformaciji ksenobiotika, ali i genotoksi¢nih supstanci koje ostecuje DNK. U vodenoj
sredini moZe nastati kroz viSe mechanizama: Fotolizom nitrata i nitrita (Brezonik i
Fulkerson-Brekken, 1998); Fentonovomi Foto-Fentonovom reakcijom (H,O./Fe?*/hv)
(Fukushima i Tatsumi, 2001); Fotolizomfulvo kiselina (Vaughan i Blough, 1998) ili
reakcijom Fe ** i Cu** kompleksa huminskih kiselina sa vodonik-preoksidom (Paciollai
saradnici, 1999).

Pri elektriénom praznjenju plazme u vodi ili iznad povrSine vode ‘OH-radikali su
najdominantnija vrsta ROS-a koja nastaje. Oni imaju najveéi oksidacioni potencijal (E° =
2.85 V) i ujedno predstavljaju najaci oksidant, koji moze da postoji u vodenoj sredini.
Reaguje neselektivno sa organskim ali i sa mnogim neorganskim supstancama. Hidroksi-
radikali su veoma nestabilni usled velike reaktivnosti i imaju kratak Zivotni vek od svega
200 ps u gasu i jo§ krace u vodi. Zato je vazno kontinualno ih generisati u blizini ciljnog

molekula.

Mehanizmi interakcije hidroksi-radikala sa organskom materijom su:

a) Dehidrogenacija
OH°+R—H - R+ H,0

(odvajanjem atoma vodonika nastaje organski radikal R" od alifati¢ne materije)
b) Hidroksilacija — adicijom na dvostruku vezu (degradacija aromati¢ne strukture)

c)Direktni transfer elektrona
OH*+R—-X->R—-X"+0H"

Redukcijom "OH radikala organskim supstratom nastaje hidroksidni jon i organski
radikali. Ovi organski radikali daljom lan¢anom reakcijom mogu dovesti do formiranja
hidroperoksi-radikala, vodonik-peroksida, organskih peroksida, aldehida i Kkiselina.
Karakteristi¢ni proizvodi degradacije organske materije su oksidovani proizvodi i ostaci

otvaranja prstena, a moze doc¢i i do mineralizaciije.
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v Ozon

Ozon degradira organsku materiju u vodi direktno (ozonoliza) ili indirektno preko
"OH radikala koji nastaju i raspadanjem ozona.U kiseloj sredini dominantne su reakcije sa
ozonom pri ¢emu dolazi do elektrofilnog napada na organsku materijui degradacije do
karboksilnih kiselina. Ovakav mehanizam degradacije je spor proces, dosta sporiji od
reakcije RH sa ‘OH radikalima, selektivan i pH zavistan (Hoigne, 1998).

Ozon reaguje preko funkcionalnih grupa razli¢itih jedinjenja: hidroksi, metil ili
amino grupa aromati¢nih ugljovodonika. Dodatak vodonik-peroksida ili povecanje pH
vrednosti (neutralna, bazna sredina) dovode do razgradnje ozona i povecanja koncentracije
hidroksilnog radikala. Radikalske reakcije su neselektivne i pokrecu lancane reakcije koje
mogu mineralizovati organsku materiju. U literaturije ovaj lancani efekat detaljno opisan
(Langlais i saradnici, 1991; Wang i saradnici, 2003) kao ,,perokson‘ proces (eng. Peroxon
process) i veoma je intenzivan na pH vrednosti iznad 5. Efikasnost degradacije RH i
produkcija ‘OH radikala dalje se moze pospesiti fotohemjski - UV svetlost (O3/H,0,/UV).

0; + H,0 - OH"® + 0, + HO; (bazna sredinaOH")
0; + HO; —» HO, + 03
03 4+ H,0 = OH* + 0, + OH

v Vodonik-peroksid

Povecava ops$tu oksidacionu mo¢ plazma-hemijskih reakcija, posebno ukoliko se
elektri¢no praznjenje deSava u vodi. Ovo je stabilna i reaktivna molekulska vrsta, koja dugo
ostaje u rastvoru (Doj¢inovi¢ i saradnici, 2011). Mehanizam reakcije sa organskim
zagadujuéim supstancama se moze podeliti na direktni 1 indrirektni.

Direktni mehanizam se odigrava kada vodonik-peroksid ucestvuje u oksido-
redukcionim reakcijama i ponasa se kao oksidans (E® = 1.77 V) ili reduktant (E°=— 0.7 V),

ali se ove reakcije odvijaju relativno sporo.
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Dominantan mehanizam degradacije organskih zagadujucih supstancije indirektni
mehanizam kroz:
e Kataliticke reakcije sa gvozdem u Fentonovom procesu (‘OH)ili volframom
e Peroksonproces sa O3 ('OH)
e Reakcija sa nitritima i formiranje peroksinitrita

e Fotoliza UV svetlost i formiranje "OH i HO, radikala.

v" Peroksinitrit

Peroksinitrit je oksidativna vrsta (E° = 2.05 V),koja se javlja u vodenom rastvoru
nakon elektri¢nog praznjenja u vazduhu iznad povrSine vode. U oksidativnim reakcijama
mogu ucestvovati i anjonska (O = N-OO) i protonovana forma (O=N-OOH,
peroksinitritna kiselina) aktivne vrste (pKa =6.8). Peroksinitritimogu nastati u radikalskim
reakcijama azotovog oksida i superoksidnog anjona (20); ureakciji nitritnog anjona i
vodonik peroskida (21) ili u reakciji NO," sa "OH radikalom (22).

0; + NO* - 0 =N —00" (20)

NO; + H,0, > 0 = N — 00~ + H,0 (21)

OH*+NO3 >0 =N—00" +H* (22)

Mehanizam degradacije organskih zagadujuc¢ih materija je pH zavistan i moze biti
direktna ili indirektna oksidacija. Direktan mehanizam je dominantan u alkalnim uslovima
sredine (pH> 6.8), ali u kiseloj sredini dominantan je indirektni mehanizam preko
radikalskih vrsta (NO,",*OH , ili CO3" ~ - Beckman i saradnici, 1990, 1996; Goldstein i
saradnici, 1996). Raspadanjem protonovane forme peroksinitrita (23) nastaju radikalske
vrste ‘'OH i NO;" (24), koje zapocinju lan¢anu reakciju degradacije organske supstance.
Reaktivnost peroksinitrita se ogleda prvenstveno u reaktivnosti ‘OH radikala koji nastaju
njegovim razlaganjem (24), pri ¢emu sekundarni oksidansi mogu formirati i azotnu

kiselinu, dodatno snizavajuc¢i pH rastvora.
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0=N—-00"+ H* > 0=N—00H (23)
0 = N — 00H — OH" + NO; (24)

OH® + NO; - NO3 + H* (6)

3)Reakcije redukcije— redukujuée vrste nastale elektricnim praznjenjem U vodi Su:
vodoniéni i superoksidni radikali (H',0,"), kao i vodonik. Ove vrste povecavaju efikasnost
degradacije u sistemu gde dominira oksidativni proces. Odredeni autori smatraju da tokom
praznjenja u vodi H' reaguje sa kiseonikom i formira HO;", koji se u oksidacionoj sredini
dalje konvertuje u O," tj. kao dominantni reduktant (Sahni i saradnici, 2002, 2005, 2006).
Takode perhidroksi radikali mogu nastati fotolizom vodonik-peroksida, izlaganjem sistema

UV svetlosti nakon elektri¢nog praznjenja u vodi.

4)Fotohemijske reakcije podstaknute UV svetloscu iz plazme

Nezanemarljiv deo energije elektri¢cnog praznjenja u kontaktu sa vodom ili u vodi,
prevodi se u UV svetlost koja moze podstaknuti fotohemijske reakcije. Mehanizam reakcije
sa organskom materijom moze biti direktan ili indirektan. Direktnom fotolizom UV svetlost
ekscituje organsku supstancu, a zatim dolazi do prenosa elektrona na molekulski kiseonik;
daljom rekombinacijom radikalskih jona dolazi ili do hidrolize ili homolize ugljenik-

halogen veze, anovonastali intermedijeri reaguju sa kiseonikom.
R+ hv > R*
R*+ 0,> Rt + 05

R—X+hv->R +X°

Fotooksidacija organskih supstanci u vodi uslovljena je efikasno$¢u apsorbcije
svetlosti usled kompeticije izmedu zagadujucih supstancii vode. U slucaju kada je reakcija
sa hidroksi-radikalima spora, kao u slu¢aju fluorovanih ihlorovanih alifati¢nih supstanci,
primenom UV svetla dolazi do efikasne homolize ugljenik-halogen veze (C-F < 190 nm, C-
Cl 210-230 nm) (Legrini i saradnici, 1993; Bolton i Cater 1994).
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Indirektni mehanizam podrazumeva oksidaciju materije putem "OH radikala, koji
mogu nastati fotolizom ozona, vodonik-perokisda ili fotokatalizom (TiO;). Fotolizom
ozona na 200-280 nm, generisu se ‘OH radikali u reakciji ekscitovanog kiseonika i vode, a
fotolizom jednog molekula vodonik-peroksida nastaju dva "OH radikala (1).

H,0, + hv - 2« OH

Nitrati i nitriti takode mogu reagovati indirektno kao fotosenziteri i formirati
sekundarne oksidanse kao S$to su kiseoni¢ni, superoksidni ili hidroksil radikali na sledeci

nacin (Tarr, 2003):

NO; + hv - NO* + 0
NO3 + hv - NO; + 0°~
NO3 +hv - NO, + O
0 + H,0 - 20H"
0" + H,0 » OH® + OH

2NO5 + H,0, - NO; + NO3 + 2H*
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2.9.6 Tehnike generisanja elektri¢nog praznjenja za tretman vode su:

1) Impulsno korona praznjenje (eng.pulsed corona discharge, PCD)
2) Dielektri¢no barijerno praznjenje (eng. dielectric barrier discharge, DBD)
3) Tinjava (eng. contact glow discharge, CGD)

2.9.6.1 Impulsno korona praznjenjeje

Impulsno korona slabo praznjenje, koje se najceSc¢e javlja pri atmosferskom pritisku
blizu ivica (vrhova) ili tankih zica gde je elektri¢no polje dovoljno jako. Reaktor se sastoji
od metalnih elektroda postavljenih u obliku igle prema ploci ali i delova prekrivenih
izolacionim materijalom (igla-teflonom). Ovako praznjenje Se moze zapoceti relativno
visokim naponom (20-40 kV) oko jedne elektrode (igle), a druga elektroda (ploca) je
uzemljena, pri ¢emu ne dolazi do formiranja varnice (Fridman i saradnici, 2005). Prednost
korona praznjenja je §to se moze formirati u blizini povrSine vode, kao i to §to ima
dezinfikujuce dejstvo.
2.9.6.1 Dielektricno barijerno praznjenjeje

Dielektri¢no barijerno praznjenjeje najpoznatiji tip elektri¢nog praznjenja. Prvi put
je upotrebljeno kao generator ozona 1857. godine (Siemens). Danas se ova tehnika Kkoristi
sa manjim modifikacijama za dezinfekciju vode (Kim 2004). PraZnjenje se zasniva na
primeni dielektricne barijere (staklo, keramika ili kvarc)u gapu praznjenja, pri ¢emu se
zaustavlja strujni kanal (eng.strimer). Dielektrik, kao izolator ne propusta jednosmernu
struju zato se DBD praZnjenje generiSe pomocu naizmenicnih ili impulsnih izvora visokog
napona. U tretmanu voda, kao dielektricna barijera sluzi sloj vode oko jedne od elektroda
(Robinson i saradnici, 1997). DBD praznjenje se naziva i tiho praznjenjejer funkcioniSe na
frekvenci izmedu 0.05 i 500 kHz, i ne dolazi do formiranja varnice ili lokalnih udarnih
talasa.

Elektroni formirani u praznjenju kroz neelasti¢ne sudare sa drugim ambijentalnim
molekulima dovode do ekscitacije, disocijacije, jonizacije ili apstrakcije elektrona ciljnih
molekula i generisanja jos slobodnih elektrona. Ovaj proces se intenzivira i moze rezultirati
formiranjem lavine elektrona (strimerima) u kojima je energija elektrona 1-10 eV (10 000 —
100 000 K) (Eliasson B i Kogelschatz 1991). U DBD reaktoru posle proboja u gasu,
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naelektrisanja se skupljaju na povrsini dielektrika formirajuéi lokalno elektri¢no polje i po
principu negativne povratne sprege zaustavljaju protok struje nakon nekoliko nanosekundi.

Dolazi do formiranja neravnotezne plazme. DBD funkcioniSe u tzv. filamentarnom
modu u kojem je obrazovanje plazme prostorno ogranic¢eno na gap mikropraznjenja (od 0,1
mm do nekoliko cm). Ravnomerna distribucija strimera na povrsini elektrode omogucéava
homogeni tretman odredenog medijuma (gas, vazduh, voda).

Usled kratkotrajnih mikropraznjenja, samo elektroni kao najlakSe naelektrisane
Cestice mogu dosti¢i visoku energiju, dok druge teZe ili neutralne Cestice ostaju na sobnoj
temperaturi. Visokoenergetski elektroni iniciraju plazma-hemijske reakcije i formiranje
slobodnih radikala, kao i jona koji ¢e dovesti do degradacije zagadujucih supstanci.

Osnova svake konstrukcije DBD-a su dve elektrode i bar jedan dielektrik postavljen
izmedu njih (Slika 9). Dielektri¢na konstanta i debljina dielektrika, kao i promena napona u
jedinici vremena odreduju struju koju on moze da propusti. Najces¢e konfiguracije DBD
reaktora su planarna ili cilindri¢na, a date su na slici broj 10.

Metalna elektroda Plazma praznjenje

|
Strimeri 69
ﬁ

Dielektrik

Slika 9. Konfiguracija DBD-a i fotografija praznjenja
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{a) planarna

ib)cilindri¢na
@ izvor visokog . <lektroda praznjenje
napona ) ) .
% dielektriéna baripra

Slika 10. Najcesce konfiguracije DBD-a (Fridman 2008).

DBD se koristi i za produkciju ozona, CO; lasere ikao UV izvor. Poslednjih deset
godina prona$ao je svoju primenu i u polju biomedicine i pre¢iS¢avanja medijuma Zivotne
sredine.
2.9.6.3 Kontaktno praznjenje ili tinjava

Kontaktno praznjenje ili tinjava nastaje pri niskim pritiscima (1000 Pa i manje), gde
je jedna elektroda u obliku tanke Zice (anoda) iznad povrSine vode, a druga potopljena u
vodu i izolovana poroznim materijalom — staklom (Hickling i Ingram 1964).

Jednosmerni napon dovodi do formiranja oblaka pare oko anode i praznjenja u
obliku tinjave. Naelektrisane vrste u gapu praznjenja ili oblaku pare oko anode prelaze u
vodeni rastvor (strm gradijent potencijala), dok energije elektrona mogudostié¢i i 100 eV.U
ovom tipu praznjenja sve vrste nastale u zoni praznjenja (anjoni, katjoni ineutralne Cestice)
se zagrevaju tako da se formira topla — termalna plazma (Kobayashi i saradnici, 2000).
Kako se veliki deo energije potrosi na zagrevanje tecnosti smanjuje se efikasnost

praznjenja.
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2.9.6.4 Plazma-kataliticki procesi (gvozde (11) i vodonik-peroksid)

Plazma — hemijska aktivnost elektricnih praznjenja u tretmanu vode moze se
pospesiti i dodavanjem heterogenog ili homogenog katalizatora. Katalizator ima ulogu u
snizavanju energije aktivacije sistema i naziva se homogeni ukoliko su reaktanti i
katalizator iste agregatne faze iliheterogeni ukoliko su u razli¢itim fazama. Kao elektrode
katalizatori mogu biti od razli¢itog materijala poput gvozda, platine ili volframa, a mogu se
dodati i u obliku ¢vrstih supstanci poput: aktivnog uglja, silika-gela, titanijum-dioksida,
zeolita, itd (Parvulescu i saradnici, 2012). Primeceno je da se u njihovom prisustvu
smanjuje prinos vodonik-peroksida, ali i povecava efikasnosti degradacije organskih
supstanci u vodi (Lukes i saradnici, 2006). Heterogeni katalizatori mogu izmeniti
karakteristike praznjenja, dok homogeni katalizatori uticu na pH vrednost rastvora,
provodljivost i naravno svojstva plazme.

Tako u netermalnom plazma reaktoru pri elektri¢cnom praznjenju nastaje vodonik-
peroksid i sa dodatkom fero (Fe’") jona (homogeni katalizator ) inicira se Fentonova
reakcija tj. generiSu hidroksi-radikali. Dodatkom katalizatora ne samo da se poboljsava
efikasnost degradacije ve¢ i energetska efikasnost samog procesa praznjenja u plazmi (Sun
i saradnici, 1999).

Degradacija npr. para-hlorfenola i fenola se odigrava oksidacijom hidroksi-
radikalima u plazma reaktoru (Sharma i saradnici, 1993; Lukes i saradnici, 2001), ali se
znadajno poboljiava dodatkom fero (Fe?*) jona, jer se poveéava koli¢ina hidroksi-radikala
raspadanjem vodonik-peroksida u Fenton i reakcijama slicnim Fentonu (Sharma i saradnici,

1993; Grymonpre i saradnici, 1999; Lukes i saradnici, 2005).

Fe?* + H,0, —» Fe3* + OH™ + OH®
Fe?* + OH® - Fe3* + OH™
Fe3* + H,0, > Fe?* + HO, + H
HO, + H,0, — 0, + H,0 + OH

68



2. Opsti deo

Opsezan opus na temu efikasnosti gvozda u plazma-hemijskom uklanjanju
organskih zagadujucih supstanci uradio je Sharma i saradnici, (1993). On je prvi dokazao
efikasnost gvozda (I1) (so ili joni sa elektrode) u degradaciji fenola u impulsnom korona
praznjenju usled Fentonovog procesa. Gvozde (I1) se dalje koristilo i kao homogeni i kao
heterogeni katalizator u obliku fero/feri soli ili u obliku minerala gvozda/zeoliti (Parvulescu
i saradnici, 2012). Pored fero (Fe**) jona i feri (Fe**) joni ucestvuju u razlaganju vodonik-
peroksida (25):

Fe3* + H,0, 2 Fe[OOH]** 2 Fe?* + H0;(25)
Fe3* + HO; -» Fe?t* + H* + 0,
Efikasnost Fentonove reakcije se takode moze pospesiti sa UV ili UV-VIS svetlos¢u
(Foto-Fentonova reakcija), usled fotoredukcije hidroksilovanog feri (Fe**) jona u vodenom
rastvoru (Pignatello i saradnici, 2006) - reakcije 26 i 27. Tako da dolazi do kruZenja gvozda

izmedu feri 1 fero oblika.

Fe3* + OH™ 2 Fe(OH)** (26)

Fe(OH)?** + hv - Fe?t + OH" (27)

Vodonik-peroksid se moze generisati u vodi plazma praZnjenjem u prisustvu
fotokatalizatora redukcijom Kiseonika elektronima iz provodne trake ili korona praznjenjem
u vodi disocijacijom ili ekscitacijom molekula vode (Sun i saradnici, 1999). Kada se H,0,
doda sistemu kao katalizator, povecava se koncentracija ‘OH radikala, a samim tim i stopa
degradacije fenola i drugih organskih jedinjenja (Legrini i saradnici, 1993; Sugitaro-Sato
2001). Degradacija fenola u razli¢itim tipovima praznjenja u prisustvu vodonik- peroksida

(100 i 1000 mg/L) opisana je u radu Sugiarto-Sato i saradnici (2001).
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2.10 EAOP-i

Razliciti AOP-i se koriste u degradaciji organskih supstanci. Nekoliko revijalnih
radova podelilo je AOP-e (Ikehata i saradnici, 2006; Esplugas i saradnici, 2007; Klavarioti i
saradnici, 2009) u tretmanu voda na:

- Hemijske AOP-e — O3/H,0,, Fentonov reagens (Fe**/H,0,), ultrazvuk i WET
oksidacija.

- Fotohemijske AOP-e — O3/UV, H,0,/UV, foto-Fenton (Fe**/H,0,/UV)

- Fotokatalizu — (UV/TIO,) i

- Elektrohemijske AOP-e (EAOPI) — anodna oksidacija (AO), elektro-Fenton,
foto-elektrofenton (Garrido i saradnici, 2007; Brillas i saradnici, 2008, 2009;
Klavarioti i saradnici, 2009, Oturan i saradnici, 2012). Publikacije Rodriguez i
saradnici, 2009; Ayoub i saradnici, 2010;Salazar i saradnici, 2012; Ozcan i
saradnici, 2013 demonstriraju efikasnost tehnologije EAOP-a u uklanjanju -

mineralizaciji velikog broja zagadujuéih supstanci.

Princip elektrolize

Elektrohemijska celija se sastoji od dve elektrode (anodu 1 katodu) uronjene u
rastvor elektrolita. Elektroda na kojoj dolazi do oksidacije, tj. predavanja elektrona
elektronskom provodniku naziva se anoda, a elektroda na kojoj se odigrava redukcija, tj.
prelazak elektrona sa elektronskog provodnika kroz granicu faza naziva se katoda.
Elektrode se prave od provodljivog materijala: metala, poluprovodnika, grafita, ¢ak i
provodnih polimera.

Elektri¢na struja se kroz elektrohemijsku ¢eliju moZe pokrenuti na dva nacina. Prvi
podrazumeva povezivanje dve elektrode metalnim provodnikom pri ¢emu dolazi do
spontanog generisanja elektrohemijske struje preko reakcija na obe fazne granice
(metal/elektrolit). U ovom slucaju kroz zatvoreno elektricno kolo tece jednosmerna
elektricna struja, tako Sto elektroni prelaze sa metala u elektrolit (jedna fazna granica), a

potom iz elektrolita u metal (druga fazna granica).
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Prelazak elektrona je jedino mogu¢ ukoliko se u elektrolitu nalaze hemijske vrste
(molekuli ili joni) koje mogu da se redukuju. Istovremeno sa procesom redukcije odigrava
se 1 proces oksidacije pri ¢emu se elektron oslobada iz neke komponente u elektrolitu.
Komponente koje svojim oksido-redukcionim reakcijama omoguéavaju prenos elektrona
kroz fazne granice (metal/elektrolit) nazivaju se elektroaktivne vrste i ukoliko ih nema u
sistemu, granice faza postaju beskonacno veliki otpor za jednosmernu struju (Manojlovi¢ i
saradnici, 2010). Pored elektroaktivnih vrsta za trajni tok struje neophodno je i prisustvo
jonskih vrsta koje su nosioci naelektrisanja kroz elektrolit. Hemijske promene oksidacije ili
redukcije predstavljaju mehanizme kojima se odigrava prenos naelektrisanja kroz faznu
granicu. Na tim granicama se menja priroda nosilaca naelektrisanja (elektri¢ne struje) tj,
elektronska struja sa metala prelazi u jonsku struju kroz elektrolit (Manojlovi¢ i saradnici,
2010). Atom, molekul ili jon koji gubi elektrone naziva se redukujuce sredstvo, a Cestica
koja prima elektrone naziva se oksidujuce sredstvo. Drugi nacin je da se elektrode u
elektrohemijskoj ¢eliji spoje jednim spoljasnjim izvorom elektricne struje.Napon
spoljasnjeg izvora je vec¢i od napona Celije, pa se struja kroz ¢eliju kre¢e u suprotnom smeru
od spontanog. Prinudni procesi koji se deSavaju na elektrodama kada im se dovodi struja iz
spoljasnjeg izvora struje nazivaju se procesi elektrolize. Celija koja radi na ovaj naéin se
naziva elektroliticka celija.

U elektrolitickoj ¢eliji, na elektrodama se odvijaju dve vrste procesa. Prvoj vrsti
pripadaju procesi pri kojima se naelektrisanje (tj. elektron) prenosi kroz granicu
elektroda/rastvor. Ovakav prenos elektrona izaziva na elektrodama odvijanje reakcija za
koje vaze Faradejevi zakoni elektrolize, pa se ova vrsta procesa naziva Faradejskim
procesima. Elektrode na kojima se odvijaju Faradejski procesi, nazivaju se radne elektrode.
Medutim, kako fazna granica elektroda/elektrolit ima i kapacitativne osobine, na elektrodi
se moZze istovremeno odigravati i druga vrsta procesa vezana za promenu gustine
naelektrisanja dvojnog elektri¢nog sloja 1 to su Nefaradejski procesi (kapacitativna struja).
Zahvaljujuéi ovim procesima granica elektroda/elektrolit je propustljiva za naizmeni¢nu
struju Cak 1 kada se na njoj ne odvijaju Faradejski procesi.

Elektroliticke celije se koriste za izvodenje zeljenih hemijskih reakcija pomocu

elektricne energije. Tako, industrijski procesi koji obuhvataju koriS¢enje ¢elije ovog tipa
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ukljucuju elektrohemijske sinteze (npr. proizvodnja hlora ili aluminijuma), elektroliti¢ko
pre€iS¢avanje (npr. bakra, srebra) i elektroliticko nanoSenje prevlaka (srebra ili zlata).
Svaka elektrohemijska celija moze da funkcioniSe kao galvanski element, ali i kao

elektroliticka ¢elija - slika 11 (Mini¢ 2010).

Galvanska ¢elija Elektroliticka ¢elija
T
e- e-

Cu katoda

—< B <
e~ e

Fe katoda Cu anoda

Fe—>» Fe?+2¢" Cu?+2e—>Cu Fe?'+2e—>Fe Cu—>»Culs 2e”

E° = 4044V E° =.034v E° =.044av E° =.034v

o
E- = 4,078V E° = .0.78V

Slika 11. Galvanska i elektroliti¢ka celija

Do elektrolize dolazi samo ako se odgovarajue reakcije odigravaju na obe
elektrode. Ukoliko se gasoviti proizvodi izdvajaju na obe elektrode, onda odgovarajuce
katodne 1 anodne potencijale treba povecati za nadnapone izdvajanja gasova na
elektrodama. Minimalna vrednost napona elektrolize koju treba nametnuti sistemu da bi
doslo do trajne elektrolize naziva se napon razlaganja i dat je izrazom:

Es= Ea+1na— (Ex—MK)

E predstavlja napon razlaganja vode, E, je napon anode, Ex je napon katode, a 1, i

Nk predstavljaju nadnapone anode i katode (Manojlovi¢ i saradnici, 2010).
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2.10.1 Elektrohemijski tretman vode

Upotreba struje u tretmanu vode zabeleZena je 1889. godine (Chen, 2004), a tokom
proslih 14 godina, razliite elektrohemijske metode su nasle svoju primenu u pre¢is¢avanju
otpadnih voda. Odlikuju se jednostavnos¢u operativnosti, ne zahtevaju ekstremne uslove
(temperature i pritisak) rada, jedinstveni reagens je elektron, tako da uglavnhom nema
utroska drugih hemikalija i formiranja sekundarnog otpada.

Od pocetka koris¢enja, pa do danas opisan je Veliki broj razli¢itih reakcionih
sistema. Najcesc¢e se radi o dvopregradnoj troelektrodnoj ¢eliji ili jednopregradnoj koja
moze biti podeljena ili nepodeljena, dok elektrode mogu biti monopolarne ili bipolarne.

Tehnologija elektrohemijskog tretmana vode moze se Klasifikovati na:

1) Tehnologiju odvajanja faza — dolazi do odvajanja ksenobiotika ne menjajuc¢i hemijsku
strukturu, kao $to je elektrokoagulacija.

2) Tehnologija degradacije — dolazi do strukturnih promena i nastaju intermedijeri i
proizvodi degradacije (anodna oksidacija). Cilj degradacije je mineralizacija do ugljen-

dioksida, vode i neorganskih jedinjenja koji su dalje dostupni bioloskoj transformaciji.
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Elektrohemijska degradacija se u osnovi deli na direktnu i indirektnu (Slika 12).
Procesi direktne elektrohemijske degradacije ukljucuju konvencionalne tehnike katodne
redukcije i anodne oksidacije. Indirektni procesi koriste redoks posrednike kao reverzibilno
generisane reagense, ali i oksidante koji nastaju ireverzibilnim generisanjem na anodi (Os,
ClO,, Cl; i CIOy) ili katodi (H20;). Ostali indirektni elektroliticki procesi ukljucuju
konvencionalne metode separacije, kao §to su elektrokoagulacija, elektroflotacija i

elektroflokulacija (Douaglas i saradnici, 1999; Panizza i Cerisola 2009).

[ Metode elektrohemijskog tretmana ]

i Elektrohemijska . . .
[Elc}mo}magumc”a] [ re;ﬂ:;?;s ] [ Elektrohemijska oksidacija

I I ]
(oo ) (Do)
|

Fenton procesi-
Alctivni hlor elektro-Fenton Anodna
fotoelektro-Fenton oksidacya

elektro-Fenton/Ultrazvulk. ..

Slika 12. Opsta Sema elektrohemijskih metoda Slika
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2.10.1.1 Anodna oksidacija

Efikasnost elektrolize zavisi od hemijski ili fizi¢ki adsorbovanog "OH radikala, vrste
anodnog materijala, kompeticije sa generisanjem kiseonika, kao i tipa elektrolita. Elektroliti
koji se najéesce koriste su: H,SO4, KNO3 HCIO,4, NaF, Na,SO4 1 NaCl (ili KCI) (del Rio i
saradnici, 2009).

Treba izdvojiti funkciju hlorida u elektrohemijskoj degradaciji azo-boja, pri ¢emu je
oksidacija posredovana aktivnim vrstama jona hlora (rastvoren NaCl). U ovom sistemu
dolazi do istovremene degradacije organske materije indirektno aktivnim hlorom (E°=
1,358 V), hipohloritnom kiselinom (E°= 1.63 V) i hipohloritom (E°= 0.90 V), kao i direktno
putem visih oksida. Joni hlora se oksiduju na anodi i formiraju molekulski hlor (Panizza i
Cerisola, 2009).

Anoda: 2Cl™ - Cl, + 2e~
U rastvoru: Cl, + H,0 - HOCL+ H* + Cl™
HOCl - H* + 0Cl~
R + ClO™ - intermedijer - CO, + H,0 + Cl™

Hlor se dalje prevodi u hipohloritnu kiselinu i hipohloritni jon usled disocijacije u
vodi (Panizza i Cerisola 2004). Oba su jaki oksidujuéi agensi i interaguju sa zagaduju¢om
supstancom. Fizi¢ki sorbovan ‘OH na povrsini anode formira MO('OH) i moZe reagovati
sa hloridnim jonima pri ¢emu nastaje MO4(ClO¢) kiselina, a potom i visi oksidi koji
oksiduju organsku materiju.

Sa druge strane Na,SOy je poznat kao inertni elektrolit koji ne dovodi do formiranja
reaktivnih vrsta u toku elektrolize, osim u posebnim uslovima kada nastaju persulfati
(Panizza i saradnici,2007).

Elektrohemijski tretman se dobro pokazao u dekolorizaciji otpadnih voda (Fan i
saradnici, 2009), bilo da se radi o elektrohemijskoj oksidaciji, redukciji ili oksido-redukciji.
Znacajno smanjenje HPK u dekolorizaciji azo boja postignuto je u oksido-redukcionom
elektrohemijskom tretmanu, kada je koris¢en Na,; SO, kao elektrolit (del Rio, 2009), kao i
manja koli¢ina organo-hlorovanih proizvoda putem oksidacije, kada je koris¢en NaCl kao

elektrolit.
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Postoje dva principa anodne oksidacije:

1) Direktna anodna oksidacija (direktan transfer elektrona do anode) koja daje veoma
slabu dekontaminaciju,

2) Hemijska reakcija sa elektrogenerisanim vrstama koje nastaju nakon praznjenja na
anodi, kao §to je fizisorbovani ,,aktivni kiseonik* (fizisorbovani hidroksilni radikal
‘OH ) ili hemisorbovani ,,aktivni kiseonik (kiseonik u reSetci metalnog oksida MO
anode) (Oturan i saradnici, 2012).

Anodna oksidacija sa elektrogenerisanim reaktivnim vrstama koje nastaju
praznjenjem U Vodi, na anodi se dalje moZze podeliti na dva principa:

e Elektrohemijski konverzioni metod, kod koga se organski molekuli pomocu
hemisorbovanog ,aktivnog kiseonika® selektivno transformiSu obi¢no do
karboksilnih kiselina, koje se dalje mogu ukloniti bioloSkim tretmanom

e Metod elektrohemijskog sagorevanja ili spaljivanja (eng. electrochemical
incineration), kod koga se organski molekuli pomoc¢u fizisorbovanog ,,aktivnog
kiseonika“ kompletno mineralizuju, tj. oksiduju do CO- i neorganskih jona.

U oba slucaja efikasnost elektrohemijske degradacije zavisi od aktiviteta
(materijala) same anode. Tako je Comninellis (1994) podelio anode na ,aktivne i
,neaktivne*. U oba slucaja na anodi (M) oksidacijom vode nastaje fizicki adsorbovan
hidroksi radikal (M(«OH )) (28).

M+ H,0 > M(«OH) + H* + e~ (28).

U slucaju ,,aktivne* elektrode radikal reaguje sa povrSinom elektrode i nastaje
hemijski adsorbovan ,,aktivni kiseonik* ili visi oksid MO (29). Tada je potencijal
elektrodni materijal iznad termo-dinami¢kog potencijala za nastajanje kiseonika (1,23 V vs
SHE).

M(e OH) » MO + H* + e~ (29)

Redoks par MO/M koji se nalazi na povrsini elektrode, Cesto se |1 naziva
hemisorbovani "aktivni kiseonik". Ovaj redoks par predstavlja posrednika u konverziji ili
selektivnoj oksidaciji organskih supstanci (R) na "aktivnoj“elektrodi (30) koji je u
kompeticiji sa reakcijom nastanka kiseonika usled raspadanja viseg oksida (31). Oksidacija

je ograni¢ena na povrsinu elektrode (Pt, oksidi Ru i Ir).
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MO + R - M + RO (30)
MO - M +-0, (31)

Kod "neaktivnih" elektroda ne dolazi do formiranja visih oksida i hidroksi-radikali
se nazivaju fizisorbovani "aktivni kiseonik". Upotrebom ovih elektroda dolazi do
neselektivne oksidacije koja dovodi do potpunog sagorevanja organske supstance do CO,
(32). Reakcija radikala i povrsine elektrode su slabe. Anoda nije kataliticko mesto za
adsorpciju reaktanata i/ili proizvoda iz vodenog medijuma.

Intermedijeri nastali oksidacijom vode ucestvuju u degradaciji organskih supstanci.
Slabija interakcija M-('OH) podrazumeva da je veca reaktivnost anode u degradaciji
organskih supstanci.  Dobar primer neaktivne, stabilne elektrode je bor dopirana
dijamantska elektroda (Brillas i Martinez — Huitle 2011) ili oksidi Sn i Pb (Comninellis i
Pulgarin 1993, Saracco i saradnici, 2001)). Uloga neaktivnih anoda je promocija radikala.
Kada anode imaju visoki kiseoni¢ni nadpotencijal, nastali radikali su fizi¢ki sorbovani i to
znadi da je interakcija slaba, ali je koli¢ina "OH radikala (E°= 2.80 V) raspolozivih za

interakciju sa zagadujuc¢im supstancama velika.
M(eOH)+ R—> M+ mCO, +nH,0 + H* + e~ (32)

Ova reakcija je u kompeticiji sa istovremenim prelazom ‘OH radikala u kisonik bez ucesc¢a

anode:M(s OH) - M + 20, + H* + e~ (33)
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HY+e™ m CO2+nH20
+HY+e”

HY+e

Slika 13.Anodna oksidacija organske materijesa istovremenim generisanjem kiseonika na
“aktivnoj” (a,c,d i f) 1 “neaktivnoj” (a,b i e) elektrodi. Prema Comninellis-u (1994)
podrazumeva: a-formiranje hidroksil radikala; b- nastanak kiseonika elektrohemijskom
oksidacijom hidroksilnog radikala; c- formiranje viseg oksida MO; d- nastanak kiseonika
elektrohemijskim raspadom viSeg oksida; e- elektrohemijsko sagorevanje organske materije

‘OH radikalom; f- Elektrohemijska konverzija organske materije Rvisim oksidom metala
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Takode, u procesu anodne oksidacije pored ‘OH radikala nastaju i razli¢ite reaktivne
vrste (ROS), koje omogucavaju brzu reakciju sa vecinom organskih supstanci. Pri
degradaciji organske materije u vodi Johnson (1992) je takode predlozio da dolazi do
anodnog prenosa kiseonika preko "“OH radikala hidrolizom vode na organsko jedinjenje
(ukoliko napon nije visok ne dolazi do troSenja anode).

Oksidansi koji se takode mogu generisati elektrohemijski su: peroksid, ozon,
Fentonov reagens, hipohlorit, itd.

Medusobno kompetitivne reakcije su stvaranje kiseonika, vodonik-peroksida i
ozona:

1
MOx(+ OH) > M +50; + H* + e

2MO,(s OH) > M + H,0,
3H,0 - 05 + 6H" + 6e~

U praksi, vecina anoda pokazuje meSoviti karakter zato §to istovremeno paralelno
teku reakcija oksidacije organske supstance i reakcija stvaranja kiseonika (Comninellis
1994; Xiao-yan Lia i saradnici, 2005; Panizza i Cerisola 2009).

Katodni materijal indirektno ima uticaj na uklanjanje zagaduju¢ih supstanci
(Anantha,2014):

- Redukcijom rastvorenog kiseonika i generisanjem vodonik-peroksida
- Direktnom oksidacijom organske materije koja postaje podlozna daljoj oksidaciji
- Formiranje koagulanata, adsorpcija organske materije

- Direktnom adsorpcijom organskih supstanci (ugljeni¢ne katode).
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2.10.1.2 Elektrohemijska redukcija

Direktna elektroredukcija organskih zagadujuéih supstanci na odgovaraju¢im
katodama je metoda koji se moze koristiti za dehlorinaciju. Redukcija zagadujuc¢ih materija
odigrava se prenosom elektrona sa katode. Mnoge hlorovane komponente se proizvode u
industriji i Koriste kao rastvaraci, pesticidi, itd.

Tokom katodne redukcije dolazi do sporedne reakcije nastajanja vodonika pa se
stoga moraju koristiti katode sa velikim nadnaponom za vodonik. Razliiti materijali se
mogu Koristiti kao katode: Pb, Hg, Pt, Cu, Ni, Ti, TiO,, Mali broj radova se bavi direkthom
elektronemijskom redukcijom, jer se pokazala kao manje efikasna od direktne ili indirektne
elektrohemijske oksidacije ili oksido-redukcije u dekontaminaciji vode.

Na primeru azo boja zuta - Acid Yellow 23, Reactofix Golden Yellow 3 smanjenje
HPK iznosilo je od 48% - 75% uz malo smanjenje TOC vrednosti (Jain i saradnici, 2003,
Jain i saradnici, 2007), a niska dekolorizacija zabelezena je i za plavu - Reactive Blue 4 u
podeljenoj ¢eliji sa tri elektrode (Carneiro i saradnici, 2003; 2004).Udegradaciji herbicida,
hlorfenola i fenola paladijum se pokazao kao efikasna elektroda (Tsyganok i Otsuka
1999;Li i Farrell2000; Cheng i saradnici, 2004). U slucaju elektrohemijske redukcije
razli¢iti su redukujuci agensi: mravlja Kiselina, izopropanol ili hidrazin, ali vodonik se
koristi najéeS¢e kao redukujué¢i agens (E°=0.00 V) i kao donor elektrona inicira

dehalogovanjezagadujucih supstanci.

2.10.1.3 Elektrokoagulacija

Koagulacija je fizicko-hemijski tretman fazne separacije (podela medu fazama) za
precipitaciju koloidnih i jonskih vrsta dodatkom koagulanata, Fe** i AI** jona, u obliku
hloridnih soli. Sli¢an proces je elektrokoagulacija, ova metoda koristi struju da rastvori
jone gvozda i aluminijuma sa elektrode u rastvor otpadne vode, u rastvoru se nalaze joni
Fe? (ili Fe*") i A" koji grade razliGite hidrokside (sve u zavisnosti od pH vrednosti
sredine). Na primeru reaktivnih boja ove vrste se ponaSaju kao koagulanti ili
destabilizacioni agensi koji menjaju naelektrisanje boje, tj neutraliSu predhodno
naelektrisanje i na taj nacin koaguliSu Cestice boje i kona¢no sedimentacijom nastaje mulj

(Bard i saradnici, 2001).
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Boja-H + (OH)OFe) — Boja-OFe() + H,O

Koagulisane Cestice takode se mogu odvojiti elektroflotacijom koja podrazumeva
zarobljavanje koagulisanih Cestica boje od strane mehuri¢a gasa Hy koji se stvara na katodi.
Na ovaj nacin koagulisana boja dospeva do vrha rastvora odakle se moze odvojiti.
Uopsteno posmatrano glavni procesi elektrokoagulacije su:

- Reakcije na elektrodama u cilju stvaranja jona gvozda i aluminijuma na anodi i
generisanje molekula H, na katodi

- Formiranje koagulanata u rastvoru otpadne vode

- Uklanjanje boje iz rastvora sedimentacijom ili elektroflotacijom sa izdvojenim H,

- Druge elektrohemijske i hemijske reakcije ukljucujuéi redukciju organskih

necistoca i metalnih jona na katodi, koagulaciju koloidnih estica.

Neke od prednosti elektrokoagulacije su: efikasnije i brze odvajanje organske
supstance u odnosu na koagulaciju; pH kontrola nije neophodna, izuzetak su ekstremne
vrednosti; upotreba hemijskih reagenasa je minimalna; koli¢ina taloga koji se stvara je
manja nego kod koagulacije, talog dobijen na ovaj nain sadrzi veéi procenat boje;
operativni troSkovi su mnogo manji u odnosu na konvencionalne tehnologije. Medutim,
elektrokoagulacija ima i neke nedostatke: pasiviranje anode i depozicija taloga na
elektrodama mogu dovesti do inhibicije elektrolitickih procesa; visoka koncentracija
gvozda i aluminijuma koje se nakon procesa moraju ukloniti (Chen 2004; Martinez-Huitle
i saradnici, 2008; Butler i saradnici, 2011).

2.10.1.4 Elektro-Fenton oksidacija

U poslednjih par decenija doSlo je do znacajnog razvoja Elektro-Fentonovog
procesa, kao metode oksidacije kojom se postize efikasno preciS¢avanje otpadne vode.
Metoda se bazira na kontinualnoj elektro-generaciji vodonik-peroksida, na odgovarajucoj
katodi, kojoj se dovodi kiseonik ili vazduh uz dodatak gvozda (Il) kao katalizatora za
produkciju "OH radikala.

Prednost ove metode u odnosu na klasi¢nu foto-Fenton oksidaciju je §to se “in situ”

proizvodi H,O,, ¢ime se smanjuje rizik njegovog transporta, rukovanja i ¢uvanja.
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Dalje, ovom metodom moguce je kontrolisati i degradaciju, a i procenat degradacije

organske supstance je veéi, zbog kontinualne regeneracije Fe**jona (Jin 2010).

2.10.1.5 Fotoelektrohemijske metode

Ove metode se zasnivaju na fotohemijskoj i/ili fotokatalitickoj aktivnosti UV
zraCenja i nalaze znacajnu primenu u tretmanu otpadnih voda. Intenzitet i talasna duzina
upadne svetlosti su klju¢ni faktori u destrukciji organskih jedinjenja. Talasne duzine koje se
koriste su: UVA (315-400 nm), UVB ( 285-315nm) i UVC (<285 nm). Najprimenljivije
fotohemijske metode su fotoelektro-Fenton i fotoelektrokataliza.

Fotoelektro-Fenton je sistem koji koristi metodu elektro-Fentona, a zatim tako
tretiran uzorak izlaze UV zracenju u cilju favorizovanja generisanja "OH i fotodegradacije
kompleksa Fe®* sa organskim jedinjenjima.

Primenom fotoelektrokatalize anoda sa TiO, filmom se izlaze UV zracenju,
ekscitujuse elektroni i elektroda je spremna za stvaranje "OH i oksidaciju organskih
jedinjenja.

Prednosti koriS¢enja elektrohemijskih tehnika u tretmanu otpadnih voda su sledece:

1) Ekoloski kompatibilan proces. Elektron je glavni reagens jer ne proizvodi
nikakvo zagadenje.

2) Prilagodljivost. Moze se primeniti veliki broj reaktora i elektrodnih materijala
za razliCite elektrohemijske reakcije. Zapremina koje se mogu tretirati iznose
od nekoliko mikrolitara do par miliona litara.

3) Bezbednost. Elektrohemijski procesi ne zahtevaju ektremne uslove radaivelike
koli¢ine dodatnih hemikalija. Odvijaju se na atmosferskom pritisku i sobnoj
temperaturi.

Nedostaci bi bili cena struje koja se upotrebi — narocito do potpune mineralizacije
potreba podeSavanja provodljivosti 1 pH vrednosti otpadnih voda, kao 1 prekrivanje

elektroda organskim materijalom (Anglada i saradnici, 2009).
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2.11 EAOP-i u degradaciji hlorfenola, azo boja i ibuprofena kao predstavnika glavnih

grupa ksenobiotika u Zivotnoj sredini

AOP-i,kao $to je ve¢ navedeno se koristeu degradaciji mnogih ksenobiotika, ali
narocito su efikasni u degradaciji boja, farmaceutskih proizvoda, hemikalija koje uti¢u na
endokrini sistem organizama i pesticida.

Tokom degradacije u vodenom matriksu prati se:

-Kinetika degradacije
-Proizvodi degradacije (oksidacioni intermedijeri) i
-Finalna toksi¢nost tretiranog rastvora — koja zavisi od:
v" Vrste zagadujuce materije i njene koncentracije u medijumu
v’ Vrste test modela u testovima toksi¢nosti — bira se prema osetljivosti organizma,
jer neki modeli nisu odgovaraju¢i (Andreozzi i saradnici, 2002; Rizzo i
saradnici,2009)
v' Tipa AOP-a koji se primenjuje
v' Uslova funkcionisanja AOP-a (pritisak, temperatura, prisustvo Kkatalizatora,
koncentracija, UV svetlost, itd), kao i
v Proizvoda degradacije

Postoji dosta publikacija koje se bave precis¢avanjem vode primenom AOP-a, ali
veoma mali broj njih uzima u obzir toksikoloski i ekotoksikoloski efekat.

Tako na primeru ozonolize (Stalter i saradnici, 2010; Reungoat i saradnici, 2010),
primene homogenih i heterogenih fotokatalizatora (Rizzo i saradnici, 2009; Klamerth i
saradnici, 2010), primene ultrazvuka (Naddeo i saradnici, 2009) i gama zracenja (Sanchez —
Polo i saradnici, 2009) kada su AOP-i korisc¢eni kao post-tretman, utvrdeno je da toksi¢nost
ili nije smanjena ili je povecana naro¢ito nakon tretmana realnih uzoraka (smesa). U
publikacijama kada su primenjeni kao pred-tretman bioloSkom tretmanu pri pre¢is¢avanju
industrijskih otpadnih voda postignuto je smanjenje toksi¢nosti (Mantzavinos i Psillakis,
2004).
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Hlorfenoli

Hlorfenoli se koriste kao intermedijeri u proizvodnji farmaceutskih, poljoprivrednih
sredstava, biocida ili boja. Poreklo hlorfenola u Zivotnoj sredini mogu biti industrijske
otpadne vode, upotreba pesticida ili degradacija kompleksnih hlorovanih ugljovodonika.
Ove supstance se Cesto detektuju u povrSinskim i podzemnim vodama (Ahlborg i
Thunberg, 1980). Druga fenolna jedinjenja formiraju se i tokom prirodnog procesa
raspadanja huminskih materija, tanina, lignina ili fotolitickom i metabolickom razgradnjom
pesticida. Americ¢ka agencija za zastitu zivotne sredine (eng. US — EPA) i EU uvrstile su
hlorfenole na listu prioritetnih zagadujuéih supstanci (Keith i Telliard, 1979), jer su
perzistentni i teSko se mogu ukloniti iz zivotne sredine. Transformacijom hlorfenola u
zivotnoj sredini mogu nastati intermedijeri ili krajnji proizvodi koji su Stetni za ljude i

Zivotinje.

OH

Cl

Slika 14. Molekulska struktura para —hlorfenola
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Tabela 7. Fizicko —hemijska svojstva para-hlorfenola
(https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/compound/4-chlorophenol#section=0dor-Threshold)

4-hlorfenol Fizicko — hemijska svojstva
CAS broj 106-48-9
Molekulska formula CesHsCIO
Molarna masa (g/mol) 128.5563
Tacka topljenja (°C) 42.8
Rastvorljivost u vodi (mg/L, 27100
20°C)

Log Kov 2.39

pKa (voda, 20°C) 9.38
Napon pare (Pa) 0.51hPa (25 °C)
Henrijeva konstanta 0.24 Pa

(attm/m*mol)

Kada jednom dospeju u zivotnu sredinu glavni procesi u njihovoj transformaciji i
raspodeli u njenim odeljcima su sorpcija, isparavanje, degradacija, drenaza, rastvorljivost i
fotoliza. Struktura igra ulogu u otpornosti ovih supstanci na bioloske i klasi¢ne fizi¢ko-
hemijske procese.

Toksi¢nost 1 bioakumulacija rezultat je lipofilnosti ovih supstanci; sa povec¢anjem
supstitucije dolazi do povecanja lipofilnosti, a samim tim i do bioakumulacije. Struktura
ima znacajan udeo u toksi¢nom efektu hlorfenola. Orto-supstituisani hlorfenoli pokazuju
manju toksi¢nost u odnosu na meta ili para supstituisane derivate. Orto-polozaj hlora Stiti
OH grupu na prstenu koja intereaguje sa aktivnim mestom u organizmu (Grimwood i
Mascarenhas, 1997). Para-hlorfenol, koji je bio tema i naseg istrazivanja(CsHsCIO, 4CP),
klasifikovan je kao opasna supstanca, koja u dugoro¢nom periodu moze dovesti do

ireverzibilnih promena u akvati¢énim ekosistemima (Directive 67/548/EEC, 2001).

85



2. Opsti deo

Meta - supstituisanost povecava otpornost na biodegradaciju. Kako raste hlorisanost
fenolnog prstena smanjuje se napon pare, rastetacka kljucanja, smanjuje se rastvorljivost u
vodi i povecava se tendencija njihove akumulacije u sedimentu i organizmima. 1z ovih
razloga, degradacija hlorfenola u industrijskim otpadnim vodama i u vodama za pice je od
izuzetnog znacaja.

Ekotoksikoloske vrednosti za 4-hlorfenol su:

za Daphnia magna EC50 (48h) —2.5-8.9 mg/L; (Kihn i saradnici, 1989,
Steinberg i saradnici, 1992); NOEC - 0.2 mg/L (8 dana)

za alge S. subspicatus EC50 (72h)- 8.3 mg/l (Kiihni Pattard, 1990), a NOEC -1.9

mg/1 (Kiihn i Pattard, 1990).

za Lemna minor (socivica); LC50 (72h) - 280 mg/L (Sharma HA i saradnici, 1997)

za Oncorhynchus mykiss LC50 (96h) — 1.9 mg/L (Hodson i saradnici, 1984)

za Lepomis macrochirus LC50 (96h) — 3.1-4.8 mg/L (MSDS)

Bioakumulacioni potencijal: Cyprinus carpio (Saran) 4 — 40 pg/L (42 dana), BCF:
11-52; 6.0-18.0 (MSDS); 21 (Euro Chlor Risk Assessment for the Marine
Environment OSPARCOM Region - North Sea Monochlorophenols, EuroChlor
2002).

Pregled literature — degradacija fenola i hlorfenola AOP-ima

Tehnika degradacije fenola elektri¢énim praznjenjem u kontaktu sa vodom ili u vodi
do sada je kombinovana sa razi¢itim aditivima (gvozde, titan-dioksid, zeolit, itd) ili sa
razli¢itim gasovima koji se unose u te¢nost (kiseonik, argon, vazduh,...). U vecini procesa
degradacija fenola je ostvarena generisanjem "“OH radikala, ali idirektno sa 0zonom u nesto
sporijoj reakciji (Hoeben i saradnici,1999; Hayashi i saradnici, 2000; Sugiarto, A.T.i Sato,
M. 2001; Sano i saradnici, 2002; Grabowski i saradnici, 2005; Sato i saradnici, 2008,
Manojlovi¢ i saradnici, 2008; Li i saradnici, 2007; Yan i saradnici, 2005; Shen i saradnici,
2008; Marotta i saradnici, 2011). Obe reakcije formiraju hidroksilovane aromati¢ne
proizvode fenola: katehol, hidrohinon i 1,4-hidrohinon (Slika 15). Dok u reakciji sa

peroksinitritima nastaju pored hidroksilovanih i nitrovani proizvodi (Lukes i Locke, 2005).
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Degradacija fenola ima kinetiku reakcije prvog reda (elektrofilna oksidacija).
Reakcija zapoc¢inje napadom ‘OH orto- ili para- poloZaja na prstenu pri ¢emu nastaju
proizvodi poput katehola (6), hidrohinona (7), benzohinona (8). Ovi proizvodi mogu biti
dalje oksidovani do trihidroksibenzena kao S§to su: pirogalol, hidroksihidrohinon
ifloroglucinol (Parvulescu i saradnici, 2012). Otvaranjem prstena nastaju zasieni |
nezasiceni alifaticni ugljovodonici sa karboksilnom grupom (ketoni, aldehidi) ili sa
hidroksilnom grupom. Organske kiseline kao $to su maleinska, oksalna i mravlja ¢esto su
primecene u reakcionoj smesi fenola usled tretmana praznjenjem iznad vode ili u vodi

(Doj¢inovic i saradnici, 2008).

OH OH
+ 0,
‘ = @ —» Otvaranje prstena
OH OH '0". 00 OH *00 OH
™ 3 5
*OH
= Q S
OH o,
1 2 )
‘ ©® ( ] ( ] [ J
4

Slika 15.Mehanizma degradacije fenola *OH radikalom
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Slika 16. Mehanizam degradacije fenola O3

Degradacija fenola 0zonom zapocinje interakcijom sa aromati¢nim prstenom fenola
takode preko orto- ili para- polozaja u odnosu na OH grupu, ali moze do¢i i do reakcije 1,3
dipolarne cikloadicije mehanizmomkoji dovodi do direktnog otvaranja prstena i nastaju:
cis/cis mukonska kiselina (9) ili aldehid (10) kojipodlezu daljoj ozonizaciji (Chen i
Pignatello, 1997). Takode je potvrdeno da je pri korona praznjenju iznad vode veéa
efikasnost uklanjanja fenola kada je gasna faza kiseonik u odnosu na argon i da su nastale
vrste'OH i 0zon uspesno degradirale fenol (Sato i saradnici, 2008). Nitrovani proizvodi
degradacije fenola mogu nastati i u reakciji sa NO," ili NO’ radikalima, azotnom ili
azotastom kiselinom koji se generiSu tokom praznjenja ili razlaganjem peroksinitritne
kiseline (NO;'u kiseloj sredini). Nitrovanje zapocinje preko orto - ili para- poloZaja u
odnosu na OH grupu.

Anodna oksidacija i elektro-Fenton se Cesto koriste za degradaciju pesticida. Na
primeru 4CPA — 4-hlorfenoksi siréetne kiseline, koja je aktivna supstanca herbicida
primenjen je nepodeljeni reakcioni sistem (galvanostaticki uslovi, 100mA) sa Pt/O;
elektrodama u kiselom medijumu (pH 3). Efikasnost je pra¢ena na osnovu TOC vrednosti.

Mnogo bolji rezultati postignuti su primenom elektro-Fentona u odnosu na anodnu
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oksidaciju. U ovom procesu H,O, generisan na katodi po principu Fentonove reakcije
reaguje sa medijumom u kome se nalaze fero (Fe®") joni i rezultuje intenzivnim
generisanjem ‘OH radikala i efikasnom degradacijom zagadujuce supstance (Oturan i
Brillas 2007). Predlozeni mehanizam degradacije hidroksi radikalom dat je na slici 17
(Boye i saradnici, 2002).

OH 0
SRy
—_—
OH o)
OH*
OH OH
OH - -
- - COCH COCGH HOOC
COOH —_— —a | + |
) ) HO” ™ COOH COOH COCH
Cl cl
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—_— T OH.
Cl CH-OH OH* CHO OH* COOH
— | — |
COOH COOH COOH

Fe™ oksalat kompleks

Fe'™~
OH*®
OH* OH*

OH 5
HCOOH —— -Fe

Slika 17. Degradacija 4CP, EAOP- ima
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2.11.2 Sinteticke organske boje

Sirom sveta preko 10.000 razligitih reaktivnih boja se nalazi u komercijalnoj
upotrebi. Prema strukturi, organske boje pripadaju razli¢itim jedinjenjima i mogu se
podeliti na: azo, karbonilne, ftalocijaninske, antrahinonske, indigoidne, sumporne, nitro
boje, itd (Hunger 2003).

Azo boje Cine najveéi deo reaktivnih boja (50% - 70%), a prema broju —N=N- grupa
u strukturi dele se na monoazo, diazo i triazo boje. To su komercijalne boje sa obimnom
primenom u industriji. Dizajnirane su da budu rezistentne na znoj, sapun, vodu, svetlost i
slabu biodegradaciju (Kariyajjanavar i saradnici, 2011).

Tabela 8. Reaktivne boje kori$¢ene pri izradi doktorske disertacije

C.I. (Color Index) naziv boje

Komercijalno ime
CAS registracioni broj
Hemijska priroda

7\4max

Hemijska struktura

C.l. Reactive Blue 52

Drimaren blue X-3LR
CAS No.: 12225-63-7
Az0

Amax = 615 nm o=—8=—0

Cl
C.l. Reactive Yellow 125 H .
SO;Na N \
Drimarene Gold Yellow K-2R |

CC g
\\ N/KN)\G

CAS No.: 68155-62-4

Az0
Amax = 390 nm

OO o
Na0;S

HN\H/
6}

e

3]
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C.l. Reactive Green 15

Drimarene Green X 2BL
CAS No.: 61969-07-1
Azo (formazan) - nije pronadena
bakar kompleks
Amax =620 nm

Obimne koli¢ine efluenata tekstilne industrije koji mogu da sadrze od 30 % do 50 %
inicijalno upotrebljene boje (Laasri i saradnici, 2007;Martinez-Huitle i Brillas 2009) ¢esto
se ispustaju u Zivotnu sredinu (Guivarch i saradnici, 2013) bez prethodnog uklanjanja
obojenosti. Tekstilna industrija koristi priblizno 21-337 m® vode po toni proizvedenog
tekstila. Prisustvo boje u vodi vidljivo je i pri veoma malim koncentracijama (Hai i
saradnici, 2007). Ovo je vise nego estetski problem kojimoze narusiti primarnu produkciju
kao i izazvati toksi¢ne efekte kod organizama u akvati¢nim ekosistemima i kod ljudi (Rai i
saradnici, 2005; Bandala i saradnici, 2008). Zato su hormonski, kancerogeni i mutageni
efekti azo boja dobro dokumentovani (Zhou, 2009).

Poluzivot (DTsp) reaktivnih boja u Zivotnoj sredini moZe iznositi i do nekoliko
godina. Posledice njihove transformacije mogu biti kancerogene i mutagene supstance,
(aromati¢ni amini, Hao i saradnici, 2000; Oliveira i saradnici, 2007), koje se dalje
akumuliraju u organizmima kroz lance ishrane (Ozcan i saradnici, 2009). Pored organskih
boja, otpadna voda tekstilne industrije odlikuje se visokom vredno$¢u HPK, prisustvom
toksi¢nih teSkih metala kao $to su: Cr, As, Cu, Zn, kao i velike koli¢ine soli (hlorida i
rastvorenog silicijuma).Odnos BPK/HPK tekstilnih efluenata cesto iznosi oko 0.25, tj.
pokazuje da sadrze veliku koli¢inu nebiodegradabilne organske supstance (Al-Kdasi i
saradnici, 2004).

Konvencionalne tehnike precis¢avanja vode zasnivaju se na: adsorpciji (aktivni

ugalj, koagulacija, jonska izmena), dekolorizaciji oksidacijom i mikrobioloskoj degradaciji.
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Pregled literature — degradacija organskih boja AOP-ima

Razlicite vrste elektri¢nog praznjenja primenjene su za uklanjanje organskih boja u
model sistemima i realnim uzorcima. Stepen degradacije praten je preko stepena
dekolorizacije, jer je apsorpcioni spektar svake boje odreden hemijskom strukturom
hromoforne grupe u molekulu boje (npr: diazo grupa (N=N), karbonilna (-C=0), dvostruke
veze C=C, C=N, N=0, ... itd). Postoje i grupe koje pojacavaju obojenost pored hromofore.
Takve grupe same ne mogu da apsorbuju zracenje u vidljivom delu spektra, ali olakSavaju
apsorpciju hromofora. Ove grupe se nazivaju auksohromne grupe (grckiauxein-pojacavati):
hidroksilna grupa (-OH) i aminonogrupe (-NHz, -NHR, -NRy, -NR'R").

Najefikasniji mehanizam u degradaciji boje ostvaren je oksidativnim napadom "OH
radikala, ozona ili peroksinitrita (Moussa i saradnici, 2007, Yan i saradnici, 2008;
Minamitani i saradnici,2008) u kiseloj srediniiprisustvu UV svetlosti. Azo grupa zakacenaje
najcesce za dva substituenta — derivate benzena ili naftalena. Oksidacijom se razlaze C-N=
i N=N veza, pri ¢emu dolazi do dekolorizacije. Mehanizam degradacije najéesce zapocinje
napadom ‘OH radikala na C atom koji nosi azo grupu. Interakcija ozona sa azo bojom je
nesto manja nego sa ‘OH radikalima, 0zon bolje interaguje sa aromati¢nim jezgrom boje.

Proizvodi degradacije su najceS¢e: aromati¢ni amini, naftohinoni ili fenolne
supstance, i daljom oksidaciojm nastaju alifati¢ne i karboksilne kiseline (Magureanu i
saradnici, 2008; Doj¢inovi¢ i saradnici, 2011). Struktura boja takode uti¢e na efikasnost
degradacije 'OH radikalima, ali i konfiguracija reaktora, materijal elektrodai uslovi
tretmana (pritisak 1 temperature) tako da je nezahvalno porediti razli¢ite reaktore po
efikasnosti.

Posebnu primenuu degradaciji azo boja nasle su elektrohemijske metode, kao
ekonomski isplativa i efikasna tehnologiija (Kariyajjanavar i saradnici, 2011). U tretmanu
reaktivnih boja do sada je opisan veliki broj reakcionih sistema. Prema Comnellisu (2008)
materijal anoda igra vaznu ulogu u degradaciji i mineralizaciji organskih supstanci, a do
sada su mnoge anode i ispitane: aktivni ugljenik, staklasta ugljeni¢na elektroda (eng. glassy
carbon), grafitna, platinska, PbO, i metalni oksidi Ti, Ru, Ir, Sn ili Sb. Trenutno su aktulene

BDD elektrode kao anode. Reakcioni sistem — elektrohemijska ¢elija moze biti podeljena i
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nepodeljena, Sto ima uticaj na efikasnost struje u tretmanu derivata benzena ili aromati¢nih
struktura.

Glavne elektrohemijske metode za uklanjanje boja su: elektrokoagulacija,
elektrohemijska oksidacija i indirektna elektro—oksidacija sa aktivnim hlorom. Obrada sa
novim tehnikama kao S§to su AOP i EAOPI (elektro—Fenton, fotoelektro—Fenton i
fotoelektrokataliza) je privukla veliku paznju, ali kod ovih procesa je teze objasniti mogucu
elektronemijsku redukciju. Tehnike AOP i EAOP se Cesto koriste kao predtretman
degradacije azo boja u otpadnim vodama. Cilj je da se smanji toksi¢nost i poveca
biodegradabilnost proizvoda degradacije.

Rad sa trenutno publikovanim elektrohemijskim sistemima za degradaciju dat je u
¢lanku Martinez-Huitle i Brillas (2009), dok kao predtretman realnih efluenta tekstilne
industrije detaljnije obja$njavju Martinez-Huitle i saradnici,(2012), kao i Solano i saradnici
(2013). Izdvojili bi rad Sirés i saradnici, (2008) sa cetiri reaktivne boje (malahit zeleno,
kristal violet,metilen zeleno, fast zeleno) u vodenom rastvoru, tretirane u nepodeljenoj ¢eliji
elektro-Fentonom.Kao anoda je koris¢ena cilindriéna mreza Pt, a kao katoda grafit, uz
kontinualno mesanje rastvora (elektrolit Na,SO,4). Malahit zelena je izabrana kao model
sistem i na njoj su optimizovani parametri degradacije i efikasnost struje. Dokazano je da sa
duzinom tretmana opada efikasnost struje. Posmatrano kroz kinetiku degradacije, na
samom pocetku ona je 100% 1 posle postepeno opada. Nakon 2 Casa (u smeSi 4 boje)
postignut je pad HPK za 50 %, u narednih 8 ¢asova on se popeo na 70%, a za 25 h - 96%.

Dekolorizaciju i mineralizaciju Azurne B pratio je poredenjem anodne oksidacije i
elektro-Fentona Vargas i saradnici (2014). Kao najefikasnijaanoda pokazala se BDD anoda
u oba procesa dekolorizacije. Proizvodi degradacije su kratki lanci karboksilnih kiselina,
koji se teze oksiduju ‘OH radikalima, ali su biodegradabilni(Comninellis i saradnici, 2008).

Takode, proizvodi degradacije otpadnih voda tekstilne industrije mogu biti
agencije za istrazivanje kancera (International Agency of Research for Cancer, IARC),
cepanje azo veze dovodi do formiranja aromati¢nih amina, koji povecavaju ucestalost

mutacije kod organizama (IARC 1993). Dobro mesto AOP-a i EAOP-a bila bi primena
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nakon bioloskog tretmana kako bi voda mogla da se po zakonski utvrdenim GVE ispusti u

zivotnu sredinu (Comninellis, 2008; Zhu i saradnici, 2011).

2.11.3 Ibuprofen

Farmaceutski proizvodi su neophodni u svakodnevnom zivotu ljudi, kako za
medicinske potrebe, tako i za veterinarske. Naravno obimna i nekontrolisana upotreba
mnogih dovela je da brojnih negativnih posledica u Zivotnoj sredini (Perez i Barcelo 2007;
Emmanuel i saradnici, 2009; Santos i saradnici, 2010, Lopez-Serna i saradnici, 2013).
Glavni izvori emisije su bolnice, poljoprivredna dobra i veterinarski zavodi (Orias i
Perrodin, 2013).

Bolnicke otpadne vode najces¢e se meSaju sa komunalnim otpadnim vodama i
preraduju konvencionalnim metodama za peciS¢avanje vode. Na ovaj nain se teSko
uklanjaju aktivne supstance, koje potom odlaze u vodotokove (Weissbrodt i saradnici,
2009). Tako kompleksne smese farmaceutskih rezidua koje dospevaju u prirodu pored
ekskretovanih nepromenjenih formi lekova i1 njihovih metabolita mogu sadrzati 1 supstance
za dijagnostiku, dezinfekciona sredstva, inhibitore korozije, kao i druge zagadujuce
supstance od kojih je vecina postojana (Sim i saradnici, 2011;Kovalova i saradnici, 2012).

U akvati¢nim ekosistemima farmaceutski reziduidetektovani su u veoma niskim
koncentracijama (ng/L do pg/L) (Kosjek i saradnici, 2005), ali zbog specifi¢ne strukture,
bioloske aktivnosti (Kreuzinger i saradnici, 2004), potencijalne bioakumulacije i dugotrajne
izloZenost organizama, one predstavljaju rizik po zivotnu sredinu (Rohweder, 2003).

Uoceno je da kontraceptivna sredstva uticu na odnos polova u populaciji riba,
asamim tim ina reprodukciju i druge sloZzene odnose u ekosistemu (McAvoy, 2008), dok
niske koncentracije antibiotika omogucavaju razvijanje rezistentnosti mnogih sojeva
(Korzeniewska i saradnici, 2013);

Ibuprofen (2-(4-izobutil-fenil)propionska kiselina) najrasprostranjeniji ¢lan grupe
antiinflamatornih lekova (NSAID), sa analgeti¢kim 1 antipiretickim svojstvima ima obimnu

primenu u medicini 1 veterini. Propisana terapeutska doza ovog leka cesto iznosi od 200 —
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3200 mg dnevno za leCenje groznice, umerenih bolova, glavobolje, miSi¢nih bolova,
artritisa, menstrualnih gréeva, prehlade, itd.
CH;

CH; COOH

H;C
Slika 18. Molekulska struktura ibuprofena

Tabela 9.Fizi¢ko — hemijska svojstva ibuprofena Ambuludi i saradnici, (2013)

Ibuprofen Fizi¢ko — hemijska svojstva
CAS broj 15687-27-1
Molekulska formula C13H150,
Molarna masa (g/mol) 206.2808
Tacka topljenja (°C) 14-77
Rastvorljivost u vodi (mg/L, 21
25°C)

Log Kov 3.44
pKa (voda, 20°C) 4.52
Napon pare (Pa) 2.47x107
Henrijeva konstanta 1.5x10°7

(attm/m*mol)

GodiSnje se proizvede i1 do nekoliko kilotona ibuprofena. Kada prode kroz
organizam ibuprofen napusta telo u svom neizmenjenom obliku - 15% od terapeutske doze.
Znatno veci procenat pocetne koncentracije izlucuje se u obliku metabolita hidroksi-
ibuprofen 26% i karboksi-ibuprofen 43% (Tauxe-Wuersch i saradnici, 2005).
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Najobimniji izvor i put distribucije ibuprofena u prirodi svakako predstavljaju
nepravilno ispuSteni komunalni efluenti 1 nepropisno odlozen ¢vrst medicinski otpad.

Rastvorljivost ibuprofena u vodi je ograniCena, a procesi fotodegradacije i
biodegradacije su slabi. Oc¢ekuje se da dode do adsorpcije na ¢vrst suspendovani materijal
ili sediment. Vrednost DTs ibuprofena u vodi iznosi 20 dana (primer Greifensee jezero,
Svajcarska, http://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov), a na pH 5 do 9 ibuprofen se nalazi u
anjonskom obliku.

Toksikoloski efekat metabolita ibuprofena (ljudskog ili mikrobijalnog porekla)
ispoljava se na reprodukciji akvatiénih organizama (Flippin i saradnici, 2007), ali i
procesima fotosinteze algi i biljaka (Pomati i saradnici, 2004):

za Vibrio fischeri ECsg (15 min) — 16.49 mg/L (11.26 -24.16)

ECOSAR (Ortiz de Garcia i saradnici, 2014)

- zaribe LCsp (96h) — 42.04 mg/L
- za dafnije ECs (48h) — 30.90 mg/L
- zazelene alge ECs (96h) — 31.95 mg/L.

Umesto na listu prioritetnih supstanci (2014. godine) nesteroidni antiinflamatorni
lekovi su dodati na listu supstanci koje se prate (bio i hemijski monitoring) do 2018.
godine, kada ¢e njihov status ponovo biti procenjen.

Klasi¢ni fizicko-hemijski tretmani slabo uklanjaju ibuprofen iz vode (Winkleri
saradnici, 2001), a efikasnost mnogih bioloskih tretmana zavisi od temperature, protoka
vazduha i retencionog vremena otpadne vode u sedimentacionim rezervoarima (Tauxe-
Wuersch i saradnici, 2005). Zna¢ajne koncentracije ibuprofena (432 - 1105 ng /L) su
pronadene u povrsinskim vodotocima nizvodno od postrojenja za preradu vode (Jonathani
saradnici, 2006; Roberts i Thomas 2006). Dolazimo do zakljucka da oni nisu efikasni i da
je potrebno razviti nove degradacione procese radi uklanjanja ibuprofena i njegovih
metabolita iz otpadnih voda, tj. odgovarajuci predtretman ispustanju u prirodne vodotokove
(Oller i saradnici, 2011).
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Pregled literature — degradacija AOP-ima

U nekoliko revija je detaljno opisana primena razli¢itih AOP-a u degradaciji
farmaceutskih rezidua kao §to su: ozonoliza, hemijski AOP—i (O3/H,0,, Fentonov reagens,
ultrazvuk i WET), fotohemijski AOP-i (Os/UV, H,0,/UV, foto-Fenton(Fe?*/H,0,/UV)) i
heterogeni ili homogeni fotokatalizatori; sami ili u kombinaciji sa klasi¢nim tretmanom
vode. Tretirani su sintetic¢ki ili realni uzorci vode sa supstancom (Esplugas i saradnici,
2007; lkehata i saradnici, 2006; Klamerth i saradnici, 2010;), efluenti hemijskih ili
farmaceutskih industrija(Bloecher, 2007), komunalne otpadne vode (Suarez i saradnici,
2008)i voda za pi¢e (Rahman i saradnici, 2009). Dobru efikasnost u uklanjaju
farmaceutskih rezidua postigao je Magureanu i saradnici, (2010). On je tretirao visoku
koncentraciju (25-150 mg/ L) pentoksifilina (Trental) u ¢esmenskoj vodi primenom
netermalne plazme generisane dielektri¢nim barijernim praznjenjem u impulsnom rezimu.

Primenjeni AOP- i u degradaciji ibuprofena su: ozonizacija (Quero-Pastor i
saradnici, 2014), kavitacija (sonoliza) (Méndez-Arriaga i saradnici, 2008), impulsna
radioliza (Illési saradnici, 2013), Fenton i foto-Fenton (Méndez-Arriaga i saradnici, 2010;
Sabri i saradnici, 2012). Degradacija pocetne koncentracije ibuprofena je bila efikasna,
narocito u procesima na bazi Fentonovog reagensa i UV svetlosti, ali otvaranje samog
prstena je bilo slabo 1 nije postignuto znacajnije smanjenje ekotoksicnosti.

Za razliku od ostalih AOP-a mali broj radova opisuje efikasnost EAOP-a, kao §to su
anodna oksidacija, elektro-Fenton ili fotoelektro-Fenton u degradaciji farmaceutskih
rezidua (Garrido i saradnici, 2007; Brillas i saradnici, 2008, 2009; Klavarioti i saradnici,
2009). EAOP—-i imaju ulogu u neutralizaciji mnogih aktivnih supstanci, ali i dezinfekciji
bolni¢kih otpadnih voda zahvaljuju¢i oksiduju¢oj moé¢i "‘OH radikala. U degradaciji
antibaktericida i antimikotika u razli¢itim elektro-Fenton sistemima sa Pt ili BDD anodama,
naroc¢ito u slu¢aju triklozana uspeh je zabelezio Sirés i saradnici(2007). Anodnu oksidaciju
I elektro-Fenton u degradaciji antibiotika familije sulfoamida poredio je Dirany i saradnici,
(2010) i zakljucio da su krajnji proizvodi obe degradacije bili glioksalne i oksalne kiseline
koje su otporne na dalju oksidaciju. U slu¢aju nesteroidnih antiinflamatornih lekova

(NSAIL) detaljan pregled EAOP-a u njihovoj degrdaciji uradio je Feng (2013).
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On isti¢e da je anodna oksidacija u nepodeljnoj ¢eliji tehnologija koja obeéava u
degradaciji NSAIL - a i istice prednost BDD elektrode. Degradaciju ibuprofena elektro-
Fentonom uspesno je izveo Skoumal i saradnici (2009), dok su se za degradaciju beta-
blokatora pokazali kao efikasni elektro-Fenton i fotoelektro-Fenton (Isarain-Chavez i
saradnici, 2011).

Naravno sve studije su radene sa koncentracijama veé¢im nego u prirodi i buduca

istrazivanja zahtevaju realne uzorke vode.
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3. EKSPERIMENTALNI DEO

3.1 Materijali

Primenom razli¢itih AOP-a ispitana je efikasnost degradacije i toksi¢nost proizvoda
degradacije sledecih supstanci:

- Komercijalno dostupnog 4-hlorofenola(4CP, >99%, Sigma Aldrich, USA), koji je
koris¢en bez daljeg precis¢avanja. Rastvor 4CP, pocetne koncentracije od 100 mg/L
pripremljen je rastvaranjem 4CP u dejonizovanoj vodi (x =1.0 do 1.5uS/cm).

- Tri reaktivne bojeplava - Reactive Blue 52 (RB 52, CAS No.: 12225-63-7, Amax =
615 nm), zuta- Reactive Yellow 125 (RY 125,CAS No.: 68155-62-4, Amax = 390 nm) i
zelena- Reactive Green 15 (RG15, CAS No.: 61969-07-1, Amax= 620 nm), tehnicke
Cistode proizvodada Clariant (Svajcarska) iz originalnin pakovanja bez prethodnog
precis¢avanja. Molekulska struktura i karakteristike ovih boja prikazane su u poglavlju 2
(2.11.2, str. 90). Koncentracija koris$¢enih boja u rastvorabila je od 60 do 1000 mg/L. Svi
rastvori su pripremljeni u dejonizovanoj vodi (x =1.0 i 1.5 puS/cm), izuzev rastvora za
HPLC gde je koris¢ena HPLC voda firme Sigma Aldrich.

- Ibuprofen (Sigma Aldrich, USA), ¢ija je koncentracija u eksperimentima iznosila
60 mg/L, rastvoren je u bidestilovanoj vodi (» =0,05 pS/cm), tako $to je pH prvo podesen
na 12, a zatim spusten sa 1-2 kapi koncentrovane HCI na vrednost izmedu 7 i 8 ili 3 kada je

koris¢en homogeni katalizator u sistemu sa Fentonovom reakcijom ili DBD reaktoru.
U eksperimentalnim postavkama i analizi uzoraka upotrebljene su i slede¢e supstance:

NaOH i HCI ili H,SO, (Carlo Erba, Italy, p.a) su koris¢eni za podeSavanje pH
vrednosti rastvora.

Reakcije oksidacije u rastvoru su gasene 5 minuta nakon tretmana (DBD reaktor)
pomocu kalijum-metabisulfita K;S,0s5 (>98%, Sigma Aldrich) dodavanjem 0.5g ove
supstance u 50 mL uzorka ili su uzorci ostavljeni 24 h u mraku na temperaturi od 4°C.

Natrijum-sulfat, Na,; SO, (Merck, Nemacka, p.a.,) je koris¢en u elektrohemijskim

eksperimentima kao pomoc¢ni elektrolit.
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Amonijum-acetat (C,H;NO,, Sigma Aldrich, HPLC grade), acetonitril (CH3CN,
Sigma Aldrich, HPLC grade; Merck, MS grade), metanol (CH3OH, (Sigma Aldrich, p.a.) i
mravlja kiselina (HCOOH, Fluka analytical, HPLC grade; Merck, MS grade) su koris¢eni
zaHPLC i LC-MS analizu.

Natrijum-hlorid (NaCl, Sigma Aldrich p.a.) je koris¢en za podeSevanje osmotskog
pritiska neposredno pre testova toksi¢nosti. Referentna supstanca u testovima toksic¢nosti je
bio kalijum-dihromat (K,Cr,O7; Sigma Aldrich, analytical grade).

Morska so (Reef Salt, Aqua Medic - Nemacka) je koriS¢ena za izleganje larvi
A.salina iz cisti (Dajana Pet, Ceska).

Katalaza, koris¢ena za uklanjanje rezidualne koncentracije vodonik-peroksida,
dobijena je iz Aspergillus niger - poklon dr. Nikole Loncara, Inovacioni centar, Hemijski
fakultet Univerzitet u Beogradu.

Sve ostale hemikalije koje su koriS¢ene bile su analiticke ¢istoce.

3.1.1 Homogeni katalizatori

Kao homogeni katalizatori u reakcijama degradacije 4CP ili IBP u DBD reaktoru
koris¢eni su vodonik-peroksid (H;0,, 30% m/m Sigma Aldrich, USA) i/ili gvozde(Il)-
sulfat heptahidrat (FeSO,4-7H,0, Merck, Nemacka, p.a.), ¢ije su koncentracije prethodno
optimizovane u radovima Doj¢inovic¢i saradnici, 2008 i 2011 godine, kao i Jovi¢i saradnici
2013 i 2014 godine).
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3.2 Degradacioni procesi

3.2.1 DBD reaktori
U toku izrade ove doktorske disertacije koris¢ena su dva tipa DBD reaktora, prvi

konstruisan i detaljno opisan u radu Doj¢inovi¢ i saradnici, 2011 godine, a drugi dizajniran
i konstruisan od strane Kovacevi¢ i saradnici, 2010 godine.

Oba reaktora su cilindri¢ne konfiguracije, a sastoje se od koncentri¢no postavljenih
elektroda (dve) i bar jednog dielektrika koji je postavljen izmedu njih (Slikal9 i 20).

Reaktori su konstruisani kao proto¢ni, jer se rastvor kroz unutras$nju cev kontinuirano
dovodi pumpom do vrha reaktora, odakle se u obliku tankog vodenog sloja sliva preko
unutras$nje elektrode i uzorkuje ili ponovo ulazi u sistem. Degradacija razli¢itih organskih
zagadujucih supstanci primenom DBD praznjenja u reaktoru sa 3 paralelno spojena DBD
reaktora je detaljno opisana u disertaciji i publikaciji Doj¢inovi¢ i saradnici 2011 godine.

> ~=
—
Visokonaponski 3 .
transformator e
17 kV, 200 Hz ===
—1

Slika 19. a) Sema 1 koaksijalnog DBD reaktora, ¢ije su dimenzije: unutra$nja
staklena barijera (@ 20,0 mm, duzina 500 mm, debljina 1,5 mm); spoljasnja staklena

barijera (@ 27,0 mm, duzina 600 mm, debljina 1,5 mm); spoljasnja metalna elektroda u
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vidu aluminijumske folije (pre¢nik 30 mm, duzina 400 mm) ; b) Fotografija tri paralelno

vezana DBD reaktora

Prvi tip DBD reaktora koris¢en u ekperimentima, napravljen je od Pirex stakla.
Spoljasnja elektroda je napravljena od aluminijumske folije i nalazi se sa spoljasnje strane
staklene cevi. Unutrasnja elektroda je stakleni cilindar, koji je posrebren sa unutrasnje
strane (Slika 19a). Barijerno praznjenje se formira izmedu unutras$njeg i spoljasnjeg stakla
ove dve koaksijalne cevi. Tretirana voda se skupljala u recipijentni sud na dnu reaktora.
Kao izvor struje koris¢en je visokonaponski transformator koji je povezan sa invertorom
frekvencije. Praznjenje je generisano u gasu izmedu stakla i vodenog sloja na rastojanju od
3,5 mm primenom napona od 17 kV, na frekvenciji od 200 Hz i pri shazi ~ 50W. Ukupni
protok kroz tri paralelno povezane cevi je iznosio 210 mL/min. Tretirani rastvor je
recirkulisan viSe puta, ali nikada nije bio pomeSan sa rastvorom Koji je tretiran u
prethodnom prolazu. Gustina energije koja se unese pri jednom prolasku rastvora kroz
reaktor je iznosila 45 kJ/L.

U toku izrade ove disertacije u DBD reaktoru (Dojéinovi¢ i saradnici, 2011godine)
tretirano je 2 L rastvora para -hlorfenola (koncentracije 100 ppm). U sistemu, kako je
rastvor tokom tretmana vise puta (osam) recirkulisan, tako se uvecavala i gustina unete
energije (360kJ/L, osmi prolaz) u sistemu. Alikvot zapremine od 3 mL je uzorkovan posle
svakog prolazaza HPLC analizu, dok je za preliminarno ispitivanje ekotoksi¢nosti
upotrebljen rastvor posle osmog prolaza kroz reaktor. Nakon preliminarnih
ekotoksikoloskih rezultata eksperiment je ponovljen tako §to je vreme tretmana produzeno
i ponovo uzorkovano po 3 mL za HPLC analizu, kao i po 120 mL za testove toksi¢nosti
nakon prvog, petog i desetog prolaza.

Koncentracija H,O, upotrebljena u eksperimentalnoj postavci za degradaciju 4CP
bila je 20 mmol/L, a dodata je rastvoru pre izlaganja plazmi u reaktoru. Gvozde (Fe*) u
obliku soli je rastvoreno u koncentraciji od 5 mg/L. Pocetna vrednost pH podeSena je na
9,00 sa 0,1 M NaOH, sa izuzetkom 4CP/Fe?*/DBD, gde je podesena na 2,50 sa 0,1 M
H,SO,.
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Ulaz gasa
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Slika 20.Koaksijalni DBD reaktor

U slucaju drugog DBD reaktora (Slika 20) spoljasnja elektroda je napravljena od
inoks mreze, duzine 380 mm i obmotana oko staklene cevi (kvarc). Unutrasnji dijametar
cevi je 26 mm, a duzina 500 mm. Konfiguracija elektrode je fiksirana i centrirana pomoc¢u
plasti¢nih drzaca i posebno dizajniranog poklopca.Unutrasnja elektroda je napravljena od
nerdajuceg Celika, sa spolja$njim dijametrom od 20 mm i duzinom od 500 mm. Kao izvor

struje koriS¢en je visokonaponski transformator koji je povezan sa invertorom frekvencije.
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Tokom tretmana praznjenje je generisano primenom napona od 17 kV i frekvencije
od 300 Hz na spoljasnju elektrodu, dok je unutrasnja elektroda uzemljena neindukovanim
otpornikom od 100 Q ili kondenzatorom od 470 nF. Filamentozno barijerno praznjenje
formirano je izmedu unutras$nje metalne elektrode 1 staklene cevi u meduprostoru Sirine 3
mm.Elektricni parametri suprac¢eni digitalnim osciloskopom Tektronix TDS 3032 (300
MHez $irina trake, 2 G uzorka/s), kao i sa visokonaponskom sondom Tektronix P6015A.

Stabilnost napona i signala struje pracena je preko uzemljene elektrode koja je redno
vezana sa otpornikom. Ukupni naboj meren je kondenzatorom, redno vezanim sa
uzemljenom elektrodom. Grafik odnosa napona i naboja koris¢en je kako bi se odredila
snaga praznjenja. U svakom eksperimentu snaga praznjenja ovog sistema bila je 65 W
(vodeni rastvor). Svi eksperimenti su uradeni pri atmosferskom pritisku, sobnoj
temperaturi i protoku vazduha kroz meduelektrodni prostor od 5 L/min. Rastvor je
peristaltickom pumpom potisnut kroz centralnu cev i sa vrha reaktora prelivao se preko
unutrasnje elektrode i kroz otvor na drzacu (u dnu reaktora) sakupljao u otvoreni stakleni
sud (¢asa).

U degradaciji ibuprofena koriS¢en je ovaj tip reaktora i postavljena su dva sistema
degradacije :

1) Tretman DBD, rastvor ibuprofena (60 mg/L) je pripremljen u bidestilovanoj vodi i
pH je podesen na 12 sa NaOH, a potompomoc¢u 0,1 M HCI (Carlo Erba, Italy, p.a)
podesSen na vrednost izmedu 7 1 8.

2) Tretman DBD/Fe?*, rastvor ibuprofena je pripremljen na isti naéin, ali je pH
vrednost podesena na 3 neposredno pre dodavanja homogenog katalizatora (Fe®").
Vrednost pH rastvora je podeSena pomoc¢u 0,1 M HCI (Carlo Erba, Italy, p.a) na pH 3.
Koncentracija katalizatora je bila 5 mg/L (DBD/Fe?*), jer je prethodno dokazana efikasnost

degradacije zagadujucih supstanci pri ovoj koncentraciji u radovimaJovi¢ saradnici (2011).
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Gvozde (Fe**) je iz uzoraka uklonjeno dodatkom par kapi 25% NH,OH (pH 9). Svi
uzorci su posle toga centrifugirani 10 minuta na 2000 obrtaja, supernatant je filtriran kroz
PTFE (0.45 um, Supelco Bellefonte, USA), a zatim je rastvor analiziran pomo¢u HPLC-a.

U oba sluc¢aja rastvor inicijalne zapremine od 350 mL je recirkulisan kroz sistem
(protok od 125 mL/min) i uzorkovan (3 mL) u slede¢im vremenskim intervalima : 1, 3, 5,
7,10, 12 i 15 min. Radi postizanja homogenog efekta u rastvoru, sud je bio postavljen na
magnetnu meSalicu. Nakon 15 min tretmana preostali rastvor je zadrzan za testove
toksic¢nosti.

U slu¢aju DBD/Fe?* sistema gvozde (Fe®") je uklonjeno dodatkom par kapi NH4OH i
centrifugirano pomocu Tehtnica, Zeleznik LC - 320 (Slovenija) na 2000 obrtaja u trajanju

od 10 min. Dobijeni supernatant je odliven i koris¢en u ekotoksikoloskim testovima.

3.2.2 Specifi¢na gustina energije - SED

Snaga koja se unosi u bilo koji od reaktora je opisana kao specifi¢na gustina energije

(eng. specific energy density - SED) i izabrana kao nezavisna varijabla u cilju poredenja

efikasnosti degradacije plazma tretmana. SED je definisana kao vrednost koja se dobija

kada se snaga praznjenja podeli sa protokom vodenog rastvora i izracunava se jednac¢inom:
SED === [J/L] (32)

gde je P snaga praznjenja, t — vreme tretmana, a V zapremina tretiranog rastvora u

praznjenju. Vrednost SED- a, posle prvog minuta tretmana korigovana je pri svakom

slede¢em uzorkovanju, jer se zapremina uzorka smanjivala prilikom uzorkovanja.
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3.2.3 Fentonov reagens

Oksidacija Fentonovim reagensom je radena u bac reaktoru (borosilikatno staklo) na
sobnoj temperaturi i uz kontinualno mesanje. Rastvor ibuprofena (60 mg/L) je pripremljen
sa bidestilovanom vodom, podeSavanjem vrednosti pH na 12, potom spustanjem vrednosti
pH na 3 sa H,SO,4. Prema literaturi pH 3 je optimalan za promociju ‘OH radikala nakon
dodatka vodonik-peroksida (Neyens, Baeyens, 2003). U svakom eksperimentu tretirana
zapremina rastvora ibuprofena je bila 400 mL. Koncentracija dodatog Fe®" je bila 25.2
mg/L, a koncentracija H,O, je bila 306 mg/L. Ove vrednosti su odabrane prema literaturi
kao i prethodnim analizama, gde se pokazalo da je efikasnost Fentonovog reagensa veéa u
visku vodonik-peroksida (Jovi¢ i saradnici 2013; Eslamii saradnici2013), ali i tokom izrade
disertacije kada su ispitani sledec¢i odnosi Fe** i H,05:

2.81 mg/L: 3.74 mg/L,
2.81 mg/L: 170 mg/L i
25.20 mg/L: 306 mg/L

Alikvoti (3 mL) su periodi¢no uzorkovani iz rastvora nakon odredenog vremena
tretmana od 1, 3, 5, 7, 10, 12 i 15 minuta. Reakcija je zaustavljena dodavanjem nekoliko
kapi 25% NH4OH, kako bi doslo do talozenja Fe** hidroksida (pH = 9). Svi uzorci su posle
toga centrifugirani 10 minuta na 2000 obrtaja, supernatant je filtriran kroz PTFE (0.45 um,
Supelco Bellefonte, USA), a zatim je rastvor analiziran pomo¢u HPLC-a.

Nakon tretmana od 15 min iz preostalog rastvora visak H,O, je uklonjen katalazom, a
gvozde (Fe*) je uklonjeno na nacin opisan u slu¢aju DBD/Fe?*sistema. Dobijeni

supernatant je koriS¢en u ekotoksikoloSkim testovima.
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3.2.4 Elektrohemijska degradacija(EAOP)- boja i ibuprofena

Eksperimenti su uradeni u otvorenoj, termostatiranoj (25°C), nepodeljenoj,
dvoelektrodnoj ¢eliji cilindricnog oblika. Homogena priroda rastvora je odrzavana
mesalicom (Speed safe ™ Hanna). Natrijum-sulfat (0,1 M Na;SOy)je koris¢en kao osnovni
elektrolit. Elektrode od cirkonijuma, paladijuma ili grafita su koris¢ene kao katode, dok je
anoda bila FiSerova platinska elektroda. Tretirana zapremina uzorka je u svim
eksperimentima bila 340 mL. Efektivna povrsina svake katoda je bila 1,80 cm?, a anode 25
cm?.

Elektrohemijska degradacija boja je radena pri galvanostatickim uslovima (napon :
4.5; 6 ili 12V) ili konstantnoj ja¢ini struje (50, 100, 200 mA). U radu je koris¢en kao izvor
jednosmerne struje PS3010 (0 — 32V, 0 — 10 A) E — HQ™. Tokom optimizovanja procesa
degradacija, prac¢ena je promena apsorbance UV-VIS tehnikom, a potom su na svakih 10
min uzimani alikvoti (2mL) i analizirani na HPLC-u.

U slucaju ibuprofena svi eksperimenti su izvodeni pri konstantnoj jacini jednosmerne
struje od (50, 100, 200 mA), pri razli¢itim vrednostima pH 3, 7 i 9i uz konstantnu gustinu
struje (j) sa izvora jednosmerne struje PS3010 (0-32V, 0-10 A) E-HQ ™.
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3.3 Efikasnost degradacije i metode analize

3.3.1 Dekolorizacija boja UV-VIS spektrofotometrijom

Efikasnost plazma reaktora za dekolorizaciju tri reaktivne azo boje: plava (eng.
Reactive Blue 52), zuta (eng. Reactive Yellow 125) i zelena (eng. Reactive Green 15) je
testirana u triplikatu. Svaki rastvor boje je pripremljen rastvaranjem komercijalne boje u
dejonizovanoj vodi. Rastvori boje susadrzali koncentraciju boje od 60 do 1000 mg/L, a pH

rastvora je bio ili nativni ili podesen na vrednost 3 ili 9.

Efikasnost dekolorizacije izrazena je kao procenat smanjenja apsorbance i racunala

se po jednacini:

Dekolorizacija (%) = A=A 100
(33)

gde je Ao apsorbanca na talasnoj duzini (Amax) Svetlosti kada je apsorbanca pocetnog
rastvora boje maksimalna, a A je apsorbanca na Ama rastvora boje nakon tretiranja
plazmom. Spektrofotometrijska odredivanja izvedena su na spektrofotometru UV-Visible
Cintra 10 spectrometer (GBC Scientific Equipment Pty Ltd., Australija) sa kvarcnim
kivetama kod kojih je duzina optickog puta 1 c¢cm, kako bi se pratila promena apsorbance
tokom elektrolize.

3.3.2 Odredivanje sadrzaja H,O, UV-VIS spektrofotometrijom

Koncentracija vodonik-peroksida je odredena spektrofotometrijski pomocu reakcije
H,0, sa titanil jonom pri kojoj se razvija zuta boja. Apsorbanca rastvora je merena na 407
nm, a boja za spektrofotometrijsko merenje je razvijena meSanjem tretirane vode |
reagensa titanil-sulfata u odnosu 2 mL:1mL. Za kalibraciju je koris¢en H,O, (30% m/m,
Sigma Aldrich). Reagens titanil-sulfat je pravljen modifikovanom metodom koju je
orginalno opisao Eisenberg (1943 godine), a modifikacija je opisana u disertaciji Biljane P

Doj¢inovi¢ (Hemijski fakultet, Univerzitet u Beogradu, 2012).
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3.3.3 HPLC analiza

Tecna hromatografija visoke performanse (HPLC, eng. HighPerformance Liquid
Chromatography) u kombinaciji sa DAD (eng. Diode Array Detector) ili UV detektorom
je upotrebljena kako bi se pratili proizvodi degradacije.

Promena koncentracije 4-hlorfenola je pracena primenom Waters 1525 Binary
HPLC sistemomsa UV detektorom (Waters 2487, Dual A Absorbance Detector). Kolona,
kori§¢ena pri analizi je bila Symetry® C18Waters (150 mm x 4,6 mm, 5 pm). Zapremina
injektovanog uzorka je iznosila 10 pL, dok je protok mobilne faze iznosio 1,0 mL/min.

Uzorci su eluirani binarnom smeSom acetonitrila 1 vode (HPLC grade, Sigma
Aldrich).Gradijent mobilne fazese linearno povecavao od 0 do 20 min sa 30% na 80 %
acetonitrila. Talasna duzina detektoraje bila fiksirana na 280 nm. Pikovi sa hromatograma
identifikovani su poredenjem sa standardom za 4-hlorfenol (t,=7,62 min). Svi uzorci su
neposredno pre analize filtrirani pomo¢u PTFE filtera (25 mm, pore size 0,45 um)
proizvodaca Supelco (Bellefonte, PA, USA).

Hromatografske analize efikasnosti i kinetike degradacije svih drugih supstanci osim
4-hlorfenola uradene su na instrumentu Dionex UltiMate 3000 sa DAD detektorom.
Obrada podataka je radena pomocu softvera Chromeleon v6.8 (ThermoFisher Scientific,
Bremen, Germany).

Efikasnost degradacije boje posle elektrolize je pra¢ena HPLC/DAD tehnikom.
Analiza boja je uradena za 50% kao i za najvisi postignuti procenat dekolorizacije (~100%)
boje. Uzorci suneposredno pre HPLC — a koncentrovani sa SPE (eng.Solid Phase
Extraction) ketridzima firme Phenomenex (Strata-X, 33u, 30mg/1mL). Kertridzi su prvo
kondicionirani metanolom, ekvilibrisani sa bidestilovanom vodom i nakon ovoga nanesen
je ImL uzorka. Uzorak je eluiran metanolom, koji je sadrzao kap amonijaka. U HPLC
analizi je koris¢ena Hypersil Gold C8 (150mm x 3mm, 3um, Thermo Scientific) kolona.
Uslovi pri analizi su se razlikovali izmedu RB52 i drugih boja (RY125 i RG 15).

U slucaju RB52 - temperatura radne kolone je bila 25°C, a koli¢ina injektovanog
uzorka je bila 20 puL. Vreme eluiranja je trajalol5 minuta, dok je brzina protoka bila 0,800
mL/min. Kao eluent upotrebljena je smesa metanola (komponenta A) i amonijum-acetata —
5mmoL (komponenta B) u gradijentnom sistemu : 70% - 45 % B 10 min, a zatim 45 % B

1 min. Na DAD detektoru je podesena talasna duzina detekcije na :615 nm (odgovara
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talasnoj duzini maksimalne apsorpcije plave boje RB52), 254nm (karakterist¢na apsorpcija
anilinijum jona) i 220 nm (apsorpcija karboksilnih kiselina).

U sluaju RY 125 i RG 15 — radna temperatura kolone je podesena na 40°C, a
koli¢ina injektovanog uzorka je bila 20 puL. Vreme eluiranja iznosilo je 18 min, dok je
protok bio 1 mL/min. Mobilna faza za ove boje je bila smesa amonijum — acetata (10
mmol, pH 5) kao komponente A i acetonitrila kao komponente B. Gradijentno eluiranje
bilo je 5%-90% B tokom 15 min i 90% B tokom 3 min. Detektor je bio podesen na sledece
talasne duzine 615, 390, 254 i 217 nm.

U slucaju ibuprofena mobilna faza se sastojala od komponente : A — voda sa 0,1%
mravlje kiseline i komponente B- acetonitrila. Koris¢ena je analiticka kolona Hypersil
Gold aQ C18 (150 mm x 3 mm, 3 pm, Thermo Scientific) pri radnoj temperaturi od 40°C.
Injektovana zapremina uzorka je bila 20 uL. Brzina protoka mobilne faze je bila 0,4
mL/min sa gradijentnim rezimom eluiranja: tokom 20 min 20% — 75% B, a zatim 2 min
75% B. Detektor je podeSen na sledece talasne duzine :210, 220, 254 i 260 nm.
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3.4 ldentifikacija proizvoda degradacije
3.4.1 Odedivanje neorganskih i organskih anjona jonskom hromatografijom (IC)

Nakon osam prolaza rastvora 4CP kroz DBD reaktor (360kJ/L), procenat degradacije
I koncentracija proizvoda degradacije u svim sistemima (4CP/DBD, 4CP/H,0,/DBD i
ACP/Fe**/ DBD) je odredena u rastvorima sa i bez gasenja pratecih oksidacionih reakcija.

Intermedijeri degradacije 4-hlorfenola, kao $to su male karboksilne kiseline ili anjoni
hlora odredeni su pomo¢u Dionex ICS-3000 koji je bio povezan sa jednokanalnom
pumpom, konduktometrijskim detektorom (ASRS ULTRA 1I(4 mm), recycle mode),
generatorom eluenta (KOH)Chromeleon® Chromatography Workstation i kompjuterskim
programom Chromeleon 6.7 Chromatography ManagementSoftware. Sva razdvajanja su
uradena na lonPac AS15 Analytical, 4 x 250 mm i lonPac AG15 Guard, 4 x 50 mm koloni.

Protok mobilne faze je bio 0,5 mL/min, a sastav mobilne faze je menjan tokom
analize slede¢im redosledom: 0 min - 4 min = 10 mM KOH; 4 min — 20 min = 0d10 mM
do 60 mM KOH; 20 — 30 min = od 60 mM do 10 mM; 30 min — 35 min = 10 mM KOH.
ZabeleZena retenciona vremena () su bila sledeca: siréetna kiselina — 12,57 min, mravlja
kiselina — 13,24 min, hlorid — 19,33 min, malonska kiselina — 25,44 min, maleinska
Kiselina — 26,38 min, oksalna kiselina — 27,95 min i fumarna kiselina - 28,29 min. Radna
temperatura kolone je bila 30°C, zapremina injektovanja 10 pL, a jacina supresor struje je

iznosila 75 mA.
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3.4.2 Odredivanje proizvoda degradacije primenom LC-MS analize

Identifikacija proizvoda degradacije je uradena pomocu te¢ne hromatografije u
kombinaciji sa masenom spektrometrijom (LC-MS TOF). Rastvori supstanci su
pripremljeni sa ultra ¢istom vodom (Ultra pure water, Thermofisher TKA MicroPure water
purification system) provodljivosti oko 0,055 uS/cm i i filtrirani neposredno pre analize.

Uzorci ibuprofena su sakupljeni 15 min nakon tretmana u svim sistemima (DBD,
DBD/Fe?* i Fentonov proces). Analiza je uradena pomocu te¢nog hromatografa LC Agilent
Technologies 1200 Series (sa DAD detektorom) u kombinaciji samasenim spektrometrom
Agilent Technologies 6210 i analizatorom vremena preleta (eng. Time-of-flight, TOF).
Koris¢ena je Hypersil GOLD C8 analiticka kolona (150 mm x 3 mm, 3 nm), pri radnoj
temperaturi od 40°C. Mobilna faza je bila binarna sme$a: A —voda sa 0,2% mravlje
kiseline 1 B- acetonitril. Eluiranje je uradeno pri protoku od 0.4 mL/min u slede¢em
gradijentu : 0 - 10 min, 5 - 75% B; 10 — 16 min, 75% B, 16 - 17 min, 75 - 5% B; 17 - 20
min, 5% B. Hromatogrami i spektri UV snimljeni su u opsegu od 220 do 450 nm. Uslovi
jonizacije i rada masene spektrometrije zasnovane na vremenu preleta su bili : injektovana
zapremina uzorka od 20 pL, protok gasa (N2) od 12 L/min, pritisak u nebulajzeru od 45
psig,temperatura gasa 350°C; kapilarni napon 4000 V, napon fragmentacije 140 V,
negativni modi maseni opseg od m/z 100 do 2000. Proizvodi degradacije su idenifikovani
softverom Agilent MASSHUNTER WORKSTATION za akviziciju podataka iobradeni sa
Analyst QS.

3.4.3 ICP-OES analiza

Konzistentnost svake katode pri elektrohemijskom tretmanu ispitana je metodom
ICP-OES tj. induktivno kuplovanom plazmom sa optickom emisionom spektrometrijom
(eng. Inductively Coupled Plasma- Optic Emission Spectrometry) kako bi se iskljucio
potencijalni toksi¢ni efekat materijala katode. Analiza je radena na instrumentu Thermo
Scientific iCAP 6500 Duo ICP (Thermo Fisher Scientific, Velika Britanija). Kalibracija
aparata je uradena sa sertifikovanim multi-elementarnim i jedno - elementarnim ICP-OES
standardima proizvodaca Alfa Aesar GmbH & Co KG (Nemacka). Opticki sistem je bio
ispran sa argonom, a Echelle polihromator je termostatiran na 38°C. Snaga
radiofrekventnog generatora (RF) iznosila je 1150 W, protok argona za hladenje je bio 12
L/min, protok argona za formiranje plazme 0,5 L/min i protok argona kroz rasprsiva¢ 0,5

L/min. Merenja su izvedena na talasnim duzinama 340,5 nm za Pd i 231,8 nm za Zn.
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3.4.4 Odredivanje pH vrednosti

Sva pH merenja izvedena su na pH-metru (Microcomputer pH-vision 6071,
JENCO Electronics. Ltd., Tajvan) sa kombinovanom elektrodom tipa HI 1131(Hanna
Instruments). Za kalibraciju pH-metra korisc¢eni su biftalatni (pH 4,01) i fosfatni (pH 7,00)
puferi (Carlo Erba, Italija).

3.4.5 Odredivanje provodljivosti
Provodljivost je merena pomocéu konduktometra Cond 330i/SET, WTW
Wissenschaftlich, Nemacka. Pre merenja, svi rastvori su bili termostatirani na 25 °C. Za

kalibraciju je korisc¢en rastvor KCl koji ima provodljivost 1330 pS/cm (Carlo Erba, Italija).

3.5 Ispitivanje efikasnosti dekolorizacije i degradacije pri visokim koncentracijama
azo boja

Nakon optimizacije parametara elektrohemijskog tretmana (napona i pH vrednosti),
ispitana je i degradacije visoke koncentracije azo boja (1000 mg/L) u svim
eksperimentalnim elektrohemijskim sistemima (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C). Dekolorizacija je
pracena UV-Vis metodom i za svaku boju zaustavljena na maksimalnom procentu
dekolorizacije rastvora boje. Prema literaturnim podacima u efluentima tekstilne industrije
koncentracija boje moze biti na ispustu i preko 600 mg/L (Nigerija) (Yusuff i Sonibare
2004). U ovoj seriji eksperimenata takode je uradena HPLC analiza i ispitivanje toksi¢nosti
proizvoda degradacije.

3.6 TOC analiza

TOC analiza je radena na TOC analizatoru LabTOC sa PSA 20.200 random access
autosemplerom, po metodi 1ISO 8245:2007.
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3.7 Ispitivanje toksi¢nosti boja pomocu test organizama Artemia salina i Vibrio

fischeri

Potencijalni toksi¢ni efekat proizvoda degradacije zagadujuéih supstanci ispitan je
nakon svih tretmana primenom dva standardna testa ckotoksi¢nosti: Artemia salina i

Vibrio fischeri.
3.7.1 Procena toksi¢nosti tretiranih rastvora primenom A.salina

A. salina spp. (vrsta rakova) nastanjuje slana jezera, solane ili braki¢ne vode. Ova
vrsta je veoma zahvalan test model, lako se gaji u kulturi, ima kratko vreme generacije,
kosmopolitsko rasprostranjenje i komercijanlno dostupne ciste (dormantna jaja).

Ciste su malih dimenzija, sferi¢énog oblikaali velike fizi¢ke i hemijske otpornosti na
nepovoljne uslove sredine. Zivotinje koje se izlegu iz cisti su pribliznog uzrasta, genotipa i
fizioloskog stanja tako da se bioloSka varijabilnosttesta znac¢ajno umanjuje (Barahona i
Sanchez-Fortun, 1999). Komercijalno dostupan kit sa cistama i priborom za rad naziva se
Artoxkit® (Micro-BioTests Inc., Belgija).

Larve A.salina su koris¢ene kao test organizam za toksi¢nost mnogih zagadujuéih
supstanci kao sto su: metali, tragovi metala, herbicidi, toksini cijanobakterija, proizvodi
sagorevanja, antialgin (eng. antifouling) jedinjenja, farmaceutski proizvodi, fenolne
supstance industrijskih efluenata, organofosforni insekticidi, mikotoksiniili organski
rastvra¢i (Nunes saradnici, 2006).

U toksikoloskim testovima pri izradi disertacije Artemia salinaje koris¢ena prema
metodi Vanhaecke i Persoone (1981), kao i Persoone i Wells (1987). lzleganje larvi
(naupliusia) A. saline iz cisti (Dajana Pet, Czech Republic) odigralo se u sinteti¢koj
morskoj vodi, saliniteta 32,0 + 0,5 %o (Reef Salt, Aqu Medic, Germany). Rastvori morske
vode su pripremljeni sa dejonizovanom vodom (1.0 - 1.5uS/cm) i filtrirani preko
kvalitativnog filter papira (plava traka). Nakon dodavanja cisti rastvor morske vode (500
mL) je prenet u aparaturu za izleganje, koja se sastojala od konusnog levkasa rasprsivacem
vazduha (Karlie, Nemacka) i pumpom za vazduh (Atman Champion CX-0088,
Kina).Medijum je snazno aerisan sa dna, kako bi voda bila zasi¢ena kiseonikom (> 7

mg/L), ali i kako bi se ciste odrzale u suspenziji.
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Temperatura tokom inkubacije je odrzavana pomocu grejaca sa termoregulatorom
(grejac ATMAN 100W, Kina) u optimalnom opsegu od 26-28°C, dok je pH vrednost bila u
opsegu od 7,5 do 8,0. Svetlosna stimulacija izleganja je postignuta pomoc¢u neonskog
osvetljenja (60W). Nakon prvobitnog perioda inkubacije od 24 h larve su skupljene
Pasterovom pipetom i prenesene u novi, prethodno aerisani (24 h) medijum i ostavljene jos
24 h radi postizanja odgovarajué¢eg uzrasta prema protokolu testa (metanauplius, subklasa
Branchiopoda). Jaja rakova su bogata zumancetom, tako da tokom trajanja eksperimenta
(do 4 dana od izleganja) nije potrebno hraniti Zivotinje. Osnovni larveni stupanj rakova je
larva nauplius, koja je ovalnog ili sfericnog oblika. Telo je bez vidljive segmentacije sa tri
para ekstremiteta koji imaju lokomotornu funkciju: par antenula, par antena i par
mandibula. Antenule nisu razgranate, dok su antene i mandibule dvograne. Nauplius larva
ima jedno temeno oko i kompletno formiran crevni kanal. Izduzivanjem i specijalizacijom
ekstremiteta nauplius prelazi u metanauplius stupanj—sa diferenciranim trupnim

segmentima (Anostraca, Notostraca i Conchostraca) (Petrov i Mili¢i¢, 2011).

Slika 21.Fotografski snimak larveArtemia salina;lzvor:
http://www.ebpi.ca/index.php?option=com content&view=article&id=64&Itemid=76

Test akutne toksi¢nosti zagadujucih organskih supstanci,nakon degradacije razli¢itim
AOP-ima raden je u geometrijskoj seriji koncentracija od pet razblazenja (6,25%, 12,5%,
25%, 50%, i 100%) u tri ili Cetiri ponavljanja. Testovi su radeni u mraku, na temperaturi od
26 + 1°C i u periodu od 24 h i 48 h (Machera i saradnici, 1996).Vrednost pH rastvora
Ispitivanih uzoraka je podesena pre pocetka testova u opsegu od 7,5 do 8,0 pomocu 0,1M
NaOH ili 0,1M HCI. Salinitet uzoraka jetakode podesen dodatkom NaCl ili Na;SO4. Broj
jedinki koriS¢en po testu je bio 10 ili 20. Za svaku jedinku se smatralo da je uginula

ukoliko se u periodu duzem od 10 sekundi nije kretala.
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Kriterijum validnosti testova je ispostovan i procenat mortaliteta u kontroli nije
presao 10 % (Vanhaecke i saradnici,1981), a bioloski odgovor na referentnu supstancu je
bio u odgovaraju¢em opsegu (K,Cr,O;= 30 - 50 mg/L, Svensson i saradnici, 2005).
Toksic¢ni efekat je pracen preko procenta uginulih jedinki u odnosu na koncentraciju prema

slede¢oj formuli :
M(%) =~Zx 100 (34)

M — Mortalitetindividua u odredenom vremenu ekspozicije (%)
Nm — Srednja vrednost uginulih jedinki

No - Pocetan broj organizama koji se staviu svaku koncentraciju na pocetku eksperimenta.

Letalne koncentracije rastvora koje su izazvale mortalitet od 50 % ispitivane
populacije organizama (LCsp) sa intervalom poverenja od 95% su odredeneputem Probit i
Spearman-Karber regresionog modela, uz pomo¢ softvera TesTox, v. 1.0. (Teodorovic i
Mauri¢ 2003). Efektivna/letalna koncentracija koja izaziva 50% mortaliteta/inhibicije
(ECso / LCsp) je upotrebljena kako bi se rezultati izrazili u toksi¢nim jedinicama (TU):

TU =100/ ECsy,
Karakterizacija toksi¢nosti tretiranih rastvora je uradena prema klasifikaciji koju je

predlozio Persoone i saradnici (2003), a na osnovu TUa (eng. Toxicity Units Acute TUa).

Tabela 10.Klasifikacija toksi¢nosti otpadnih voda Pearsoone i saradnici 2003

Toksi¢ne jedninice Klasa Toksi¢nost
TUa
TUa<0,4 I Nema akutne toksi¢nosti
0,4<TUa<1,0 1 Nizak nivo toksiénosti
1,0<TUa<10,0 1l Toksiéno - akutno
10,0 <TUa<100,0 (V4 Veoma toksi¢no
TUa > 100,0 \Y/ Ekstremno toksi¢no
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3.7.1.1 Procena toksicnosti rastvora 4CP nakon AOP tretmana

U slucaju 4CP, preliminarni testovi toksi¢nosti su uradeni sa uzorcima koji su bili
izlozeni gustini energije od 360kJ/L (VIII prolaza kroz DBD reaktor). Test je postavljen
sedam dana nakon plazma tretmana. Uzorci su Cuvani u frizideru na temperaturi od 4 °C.

Utvrdeno je da uzorci koji su bili gaSeni izazivaju visoku toksi¢nost (K;S,0s), zato
su u testovima toksi¢nosti ispitani samo uzorci gde nije doSlo do gaSenja reakcije nakon
tretmana. Neposredno pre pocetka testa, podesena je vrednost pH svih uzoraka da bude u
opsegu od 7,5 do 8,0, dok je salinitet podeSen na vrednost kontrolnog medijuma od 32 +
0,5%o. Odsustvo uticaja rezidualnog H,O; je potvrdeno kolorimetrijski sa reagensom
titanil-sulfatom.

Test je postavljen u staklenim casama (borosilikat) od 100 ml, a zapremina
testiranog medijuma je iznosila 50 mL. Uradena je serija od pet koncentracija u tri
ponavljanja po koncentraciji i kontrolna grupa sa 6 ponavljanja. Sva razblaZenja su
pripremljena sa sintetickom morskom vodom. Pasterovom pipetom po 60 jedinki je
prencto u posebne caSe sa kontrolnim medijumom. One su bile namenjene za svaku
koncentraciju uzorka i odatle je po 20 jedinki smeSteno u svaku ¢asu. Svi uzorci su
inkubirani u mraku na temperaturi od 26 + 1°C tokom 24 h. Zivotinje nisu hranjene tokom
testa, a kao krajnji ishod beleZen je mortalitet larvi. Svaka larva koja se nije pomerala duze
od 10 sekundi ili pri blagom nadrazaju Pasterovom pipetom smatrana je uginulom.
Toksicnost je izrazena kao procenat prezivljavanja. Vrednost LCsy — odredene su pomocu
Spearman—Karber regresione metodesoftverom TesTox software (Teodorovi¢ i Maurié
2003). Odnos izmedu % prezivelih jedinki i koncentracije 4CP je odreden pre i nakon

DBD tretmana za sve postavljene sisteme degradacije.
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Slika 22. Sema postavke testa akutne toksi¢nosti sa A.salina

3.7.1.2 Procena toksi¢nosti rastvora azo boja tretiranih AOP-ima

Artemia salina je dobar bioindikator toksi¢nosti efluenata tekstilne industrije, jer se
ovakve smeSe odlikuju visokim saliniteton i provodljivoscu tj. parametrima koji su kriti¢ni
za opstanak slatkovodnih organizama (Reis i saradnici, 2010).

U akutnom testu toksi¢nosti larve A.salina su izloZene dejstvu reaktivnih azo boja u
perioduod 24 h. Usled smanjene prozirnosti polaznih uzoraka (visoke koncentracije boja)
Ispitana zapremina u svakoj ¢asi je iznosila 10 mL. Serija razblazenja je pripremljena u 7
koncentracija (3,125%; 6,25%; 12,5%; 25%; 50%; 75%; 100%) sa po 3 ponavljanja po
koncentraciji i 6 ponavljanja po kontroli. PodeSene su vrednosti pH i saliniteta svih
uzoraka, jer su bile ispod fizioloski potrebnih vrednosti. Pasterovom pipetom 10 jedinki je
postavljeno u svaku ¢asu. Larve nisu hranjene tokom ekspozicije i medijum nije aerisan.
Nakon 24 h zabelezen je broj uginulih jedinki ili jedinki koje su pokazivale subletalne
efekte (neuobicajeno kretanje, konvulzije, itd). Ispraceni su Kriterijumi validnosti testova.
Efekti toksi¢nosti su izrazeni kao procenat mortaliteta (James i saradnici, 2002), a kako je
broj ponavljanja bio isti u svim tretmanima, poredenje toksi¢nog efekta je uradeno

primenom linearne regresije (95 %nivo znacajnosti, Microsoft Excel 2007) izmedu %

118



3. Eksperimentalni deo

mortalteta pre i nakon tretmana u razli¢itim reakcionim sistemiama (Pd, C ili Zr), kao i

vrednosti TUa.

3.7.1.3 Procena toksicnosti rastvora ibuprofena nakon AOP tretmana

Test akutne toksicnosti polaza i tretiranih rastvora je uradena u staklenim caSama
(borosilikatno staklo, Cluster) od 100 mL sa kontrolom i serijom od 5 razblazenja (6,25%;
12,5%; 25%; 50%; 100%) sa tri ponavljanja po koncentraciji i Sest po kontroli. Uslovi
ekspozicije su bili mrak, temperatura inkubacije od 26+1°C, kao i vreme ekpozicije od 24 i
48 h (Machera saradnici, 1996). Vrednost pH je podesena sa 0,1 M NaOH, a salinitet sa
¢vrstim NaCl. Zapremina ispitanog uzorka je bila 20 mL po ¢asi, dok je Pasterovom
pipetom po 20 jedinki ubaceno u svako ponavljanje i kontrolu.

Toksiéni efekat svakog uzorka prikazan je kao procenat mortaliteta. Kriterijumi
validnosti su bili ispunjeni. Vrednost LCsy sa 95% intervalom poverenja procenjen je sa
Probit i Spearman — Karber regresionom metodom pomoc¢u TesTox software (Teodorovic i
Mauri¢, 2003).
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3.7.2 Procena toksi¢nosti tretiranih rastvora primenom V. fischeri

Vibrio fischeri - luminiscentna marinska bakterija, gram negativni, halofilni,
fakultativni anaerob, koji moze ziveti slobodno u vodi ili u organima drugih organizama
kao patogen ili simbiont (riba ili lignji).

Bioluminiscenca je metaboliti¢ki proces povezan sa disanjem i veoma je osetljiv na
zagadujuce supstance. Bioloski odgovor na $tetni efekat bilo koje supstance ili smese je
smanjenje bioluminescence. Reakcija bakterijske luminiscence, katalizovana je
luciferazom i podrazumeva oksidaciju alifaticnog aldehida i redukciju flavin
mononukleotida (FMNH;) uz oslobadanje energije u vidu plavo — zelene svetlosti na

talsnoj duzini od 490nm:

FMNH, + RCHO + O, - FMN + RCOOH + H,0 + hv (490 nm) (35)

V:bnc_) {rschen Uzorak/supstanca/smeta Vibrio fischeri
sa luminiscencom bez luminiscence

Slika 23.Vibrio fischeri, princip ekotoksikoloskog skrininga toksi¢nosti

Eksperimentalna postavka podrazumeva staticki, akutni test u kome se bakterijska
suspenzija direktno mesa sa uzorkom u Kiveti. Nakon odredenog vremena (najéesce: 15 ili
30 min) meri se inhibicija bioluminiscence. V.fischeri je najéesce koris¢eni ekotoksikoloski
test za brzu procenu toksicnosti medijuma.

Ovaj test se moze primeniti pri ispitivanju toksicnosti raznih uzoraka kao $to su:
otpadne vode, vodeni ekstrakti, povrSinske i podzemne vode, morske i braki¢ne vode,

intersticijalne vode sedimenta, kao i supstanca rastvorenih u vodi.
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Toksi¢nost rastvora nakon AOP-tretmana je ispitana na soju V.fischeri NRRL B-
11177, prema 1SO 11348-3/2007 standardu. Liofilizovana bakterijska kultura je nabavljena
od proizvodaca BioFix® Lumi (freeze-dried bacteria, Macherey-Nagel GmbH & Co. KG,
Duren, Nemacka). Koris¢eno je pakovanje za 100 odredivanja. Promena luminiscence je
odredena pomocu luminometra BioFix® Lumi-10 sa detektorom fotona (eng.Ultra fast
single photon counter,A=380-630 nm). Ovaj mobilni aparat se koristi kako za akutne i
hroni¢ne testove bakterijske luminiscence tako i za pradenje promene hemijske

luminiscence.

Sliak 24. Slika luminometra BioFix® Lumi-10 za merenje bakterijske luminiscence

Aparat prvenstveno odreduje luminiscencu u kontrolnim kivetama, a potom u svim
ostalim, merenja se rade u Sto pravilnijim vremenskim razmacima. Nakon izloZenosti od
30 minuta (u zavisnosti od protokola), luminiscenca se ponovo meri u svim kivetama i

aparat preracunava inhibitorni efekat (H30) test uzoraka izrazen u procentima. Za procenu
odnosa koncentracije — efekta i odredivanje EC50 vrednosti, izracunava se gama vrednost

za svaku test koncentraciju i postavlja na grafik.

I39 = H3o/(100 — Hs) (36)

Maksimalna devijacija unutar kontrolnog tretmana je 3%. Glavna napomena
pretpostavke testa je da se poznaje priroda uzorka: rastvorljivost, isparljivost, da li reaguje
sa rastvorom za razblazivanje ili supstancama u bakterijskoj suspenziji, jer sve to moze
uticati na rezultate testa. Takode, smanjenje bioluminiscencije moze biti i posledica

apsorpcije svetlostiili rasipanja svetlosti kod obojenih ili zamuéenih uzoraka.
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Svaki uzorak neposredno pre testiranja je pripremljen na sledeci nacin:

v Izmerena je koncentracija kiseonika (WTW Oxygen meter 3310, Nemacka), jer
je za uslove testa potrebno da koncentracija bude ve¢a od 3mg/L. Ukoliko je
izmerena koncentracija manja, potrebno je promesati ili aerisati uzorak

v Izmerena je pH vrednost i ukoliko je ona bila u rasponu od 6,0 do 8,5
podesavanje nije bilo potrebno. Ukoliko je ipak vrednost pH izasla van opsega
uradena je korekcija tako da zapremina dodate kiseline ili baze ne prelazi 5%
ukupne zapremine uzorka

v’ Zamuéeni uzorci su centrifugirani ili filtrirani, a zatim se koristio
supernatantodnosno filtrat.

Zbog mesanja jednakih zapremina test uzorka i test suspenzije, najveca koncentracija
uzorka koja se ispituje u test kiveti iznosi 50%. Postoji moguénost i da se testira skoro
nerazredeni uzorak (80%), ali je tada potrebna dupla kontrola.

Radna temperatura za test kivete sa kontrolom (NaCl), referentnim supstancama,

uzorcima i serijom razblazenja je 15 = 1°C i zato se koristi vodeno kupatilo ili termoblok.

Priprema bakterijske suspenzije za akutni test toksi¢nosti:

Bakterijska suspenzija je pripremljenaod komercijalno dostupnih liofilizovanih
kultura (Macherey-Nagel GmbH & Co. KG, Duren, Nemacka), koje se skladiSte na
temperaturi od -18°C do -20°C, kao i komercijano dostupnih rastvora za rekonstituciju
(aktiviranje) i medijum BioFix® Lumi (Macherey-Nagel GmbH & Co. KG, Duren,
Nemacka). U pripremi serije razblazenja kori¢en je rastvor 2 % NaCl u dejonizovanoj
vodi. Radi provere osetljivosti testa bakterijski soj je testiran sa 3 referentne supstance
(cink-sulfat heptahidrat, 3,5-dihloro-fenol i kalijum-dihromat), a kasnije u testu kao
negativna kontrola je koris¢en samo K,Cr,07. Sve referentne supstance pripremljene su u

2% rastvoru NaCl u dejonizovanoj vodi.
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Tabela 11. Referentne supstance koje izazivaju odredeni % inhibicije kod soja

V.fischeri.

Referentna supstanca Koncentracija (mg/L) Inhibicija (%)
ZnSO4X7H,0 19.34 72.4
CeH4OCl, 6.8 35.7
K,Cr,0y 105.8 62.3

Ove koncentracije su dva puta vise od ocekvianih Ecsovrednosti, jer je razblaZenje
u kiveti bilo dva puta (50/50).

Priprema stoka (bakterijske) suspenzije:

Bakterijska kultura je neposredno pre rekonstitucije izneta iz zamrzivaca, a za
rekonstituciju je koris¢ena hladna ( 4°C) destilovana voda ili komercijano dostupan rastvor
u zapremini od 1mL. Rekonstituisana suspenzija bakterija (oko 108 ¢elija/mL) ostavljena
je radi aklimatizacije 10 min na 4 + 1°C i dalje koris¢ena kao $tok (bakterijska) suspenzija.

U erlenmajer je dodato 50 mL medijuma za liofilizirane bakterije, koji je prethodno
temperiran na 4 + 3°C i dobro promesan. U ovaj medijum je dodata zapremina od 1 mL
bakterijskog Stoka, a potom je 0,5 mL kulture iz erlenmajera preneto u kivete temperirane
pomoc¢u termobloka (BioSan CH-100, Letonija)na 15 + 1°C. Nakon stabilizacije od
najmanje 15 min na 15 £ 1°C izmerena je pocetna bioluminiscencija i odmah nakon
merenja u svaku kivetu je dodato 0,5 mL test uzorka, odnosno serije razblazenja, referentne
supstance i kontrolnog tretmana koji su ve¢ pripremljeni i temperirani na 15 + 1°C. Svaka
kiveta je promeSana na vorteksu (Heidolph reax top Strong and Compact \ortex,
Nemacka) i vracena u termoblok (vodeno kupatilo). Nakon 15 i 30 min (5 min je
opcionalno) sa jednakim vremenskim intervalima u merenju, odredena je inhibicija

bioluminiscence.

3.7.2.1 Procena toksicnosti rastvora azo boja i ibuprofena nakon AOP tretmana

Nakon AOP tretmana reaktivnih azo boja (Pt/Pd, Pt/Zr ili Pt/C) i ibuprofena (DBD,
DBD/Fe?'ili Fenton) uraden je testsa V.fischeri u triplikatu i pet koncentracija —
razblazenja uzorka (%, v/v, faktor razblazenja 2) svakog tretiranog rastvora. Osmolaritet
svih uzoraka je podesen na 2% NaCl. Vrednost pH svakog uzorka je podesena na 7,0 + 0,2.
Vreme ekspozicije je bilo 30 min, a ECsy vrednost (izraZzena kao procenat razblazenja) je

izra¢unata pomoc¢u Microsoft Excel 2003 i OriginPro 8.0 software.
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Toksi¢ni efekat proizvoda degradacije u testu sa luminiscentnom bakterijom Vibrio
fischeri prikazani su preko inhibitornog efekta (%) ili preko indeksa toksi¢nosti
(eng.Toxicity impact index, Tlls).

Ovaj indeks Tllsg se odnosi na procenat uzorka (razblaZenje), a ne na odredenu
koncentraciju supstance (Farré i saradnici, 2008) i omogucava poredenje toksi¢nog efekta
razli¢itih uzoraka rastvora ili otpadne vode. Izra¢unava se kao : Tllsp = 100/ECso.Kao Q-
SAR metoda za nepoznate proizvode degradacije primenjen je EPA-in program ECOSAR
v1.11 preko SMILES strukture dobijene u ChemDraw Ultra 10.0.
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4. REZULTATI | DISKUSIJA

Tema ove disertacije bila je proucavanje degradacije rasprostranjenih organskih
zgadujuéih supstanci para-hlorfenola (4CP), reaktivnih azo boja (Reactive Green 15,
Reactive Yellow 125 i Reactive Blue 52) i ibuprofena primenom razli¢itih AOP-a, kao i
ispitivanje ekotoksikoloskog efekta proizvoda degradacije primenom standardnih test
modela. U radu su primenjene sledeCe AOP tehnike: Fentonov reagens, neravnotezna
plazma i elektrohemijska degradacija (EAOP-i).

Cilj eksperimentalnog rada bio je odredivanje ekotoksikoloskog efekta rastvora
zagadujucih organskih supstanci i proizvoda degradacije nastalih primenom AOP tretmana.
Efikasnost degradacija zagadujuc¢ih organskih supstanci je optimizovana dodatkom
homogenih katalizatora, primenom razli¢itih elektrodnih materijala ili variranjem vremena
tretmana. Efikasnost dekolorizacija je pracena UV-VIS tehnikom, efikasnost degradacije je
pracena jonskom hromatografijom (IC) i HPLC tehnikom. ldentifikacija glavnih proizvoda
degradacije (ibuprofen), kao i mehanizmi degradacije odredeni su LC-MS (TOF) tehnikom.

Upotrebljeni modeli za ispitivanje ekotoksikoloskog efekta bili su A.salina i V.fischeri.

4.1 Efekat homogenog katalizatora i pH podesavanja

Promena koncentracije 4CP u razli¢itim sistemima tokom NTP tretmana u DBD
reaktoru predstavljena je na grafiku (Slika 25). Koncentracija 4CP u reaktoru znac¢ajno se
smanjuje tokom tretmana - degradacije. Nakon prvog prolaza rastvora kroz reaktor
(45 kJ/L) u sistemu bez dodatka homogenog katalizatora (DBD) procenat degradacije 4CP
iznosio je oko 28%. Tokom drugog prolaza (90 kJ/L) oko 30% degradacije 4CP postignuto
je u sva tri sistema (DBD, DBD/H;0,, DBD/Fe?"). Daljom cirkulacijom rastvora kroz
reaktor u DBD/Fe*" sistemu postignut je najveéi procenat degradacije 4CP-a. U ovom
sistemu, nakon tre¢eg prolaza (135 kJ/L) procenat degradacije je iznosio dodatnih 5% do
10% po prolazu.
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Generisanje dovoljne koli¢ine H,O, u DBD reaktoru nakon treceg prolaza u
prisustvujona Fe®* bio je odgovarajuéi preduslov za pocetak Fentonove reakcije i formiranje

"OH radikala (Nuiiez i saradnici, 2007):

Fe*" + H,0, — Fe®* + 'OH + OH  (37)

Vodonik-peroksid generisan u DBD reaktoru tokom elektriénog praznjenja nastaje

kroz reakcije (Malik i saradnici, 2001):
2H,0+e — H,0,+H, +e (38)
O3+ hv + H,O — H,0,+ O, (39)

e je visokoenergetski elektron, a hv je UV zragenje.

100

4CP (mg/L)
A O O
Qo O

o

0 45 90 135 180 225 270 315 360
Gustina energije (kJ/L)

Slika 25.Efekat dodatka homogenog katalizatora H,0, ili Fe*"na efikasnost degradacije
4CP u DBD reaktoru (co: 4CP, 100 mg/L; H,0,, 20 mmol/L; Fe**,5 mg/L; gustina energije

45-360 kJ/L,reakcije ,,gasene“sa K,S,0s5 minuta nakon plazma tretmana)
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U sistemu DBD/H,0; cilj je bio da se eksterno dodati H,O, pomoc¢u UV svetlosti (u
reaktoru) razlozi u homoliti¢koj reakciji. Razlaganjem jednog molekula H,O; nastaju dva

hidroksilna radikala(Nufiez i saradnici, 2007, Doj¢inovi¢ i saradnici, 2011):

H,O,+ hv — 2 OH(40)

Porast koncentracije ‘OH radikala pospesio je degradaciju 4CP u odnosu na sistem
gde katalizator nije bio upotrebljen. U plazma reaktoru putevi nastajanja "OH radikala bili
su raznovrsni i doprineli su trosenju H,O,, kao i formiranju peroksil radikala kroz reakciju
(Nunez i saradnici, 2007):

OH+ H,O0,— H,0 + H02 (41)

Vodonik-peroksid moze takode reagovati i sa O, koji nastaje u DBD reaktoru i dati
OH’radikale i hidroksilne anjone (42).

H,0, + 05~ - HO" + OH™ + 0, (42)

Kada su istovremeno u rastvoru prisutne vise koncentracije ‘OH i H,0,, mehanizam
njihove interakcije postaje znaCajan u smanjenju koncentracije oba €lana. Tada su niZe
koncentracije "OH radikala bile dostupne za degradaciju 4CP. U ovoj reakciji nastaju
hidroperoksidni radikal (HO") sa nizim oksidacionim potencijalom (1,70 V) u poredenju sa
‘OH radikalom (2,80 V). Posledica ovog mehanizma je smanjenje intenziteta degradacije
4CP i u DBD/H,0; sistemu to je bilo od 5% do 10 % u poredenju sa drugim sistemima.

Uzorci u kojima su reakcije oksidacije ,,gasene (pomocu K,S,0s), 5 minuta nakon
osmog prolaza (360 kJ/L) rastvora 4CP kroz plazma reaktor, za sve postavljene sisteme
pokazali su sli¢an procenat degradacije tj. oko 65 %. U poredenju sa njima uzorci koji su
istovremeno uzorkovani 1 ostavljeni bez gaSenja reakcije 24 h nakon plazma tretmana

pokazali su znacajnu razliku u efikasnosti degradacije 4CP-a (Slika 26).
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Degradacija 4CP (%)

Gustina energije 360 kJ/L
B rcakceije gasene nakon 5 min
B rcakcije koje nisu gasene (24 h)

DBD DBD+H,0, DBD+Fe?

Slika 26. Poredenje efikasnosti degradacije(%) 4CP kada su reakcije gasene 5 min nakon

plazma tretmana i kada reakcije nisu nisu ,,gasene”, 24 h nakon tretmana plazmom (360

kJ/L)

U uzorcima koji su testirani 24 h nakon plazma tretmana uocen je znac¢ajan porast u
efikasnosti degradacije od 20% u sistemu bez katalizatora (DBD),kao i porast od 15% u
sistemu gde je kaokatalizator koris¢en Fe®*(DBD/Fe?").

Najveée povecanje u efikasnosti degradacije 4CP (100 mg/L) od 33% (24h) u
odnosu na DBD, zabelezeno je u sistemu sa dodatkom H,;0, (DBD/H,0,). Konaéni
procenat degradacije u ovom sistemu je bio 98 %. Reakcije nakon plazma tretmana (izvan
reaktora) inicirale su dugozivece molekulske vrste Osi H,0,, kao i radikale HO," (Lukes i
saradnici, 2014) uticu¢i tako na efikasnost degradacije 4CP. Prolongirana degradacija
supstance nakon tretmana vodenog rastvora plazmom naziva se plazma aktivirana voda
(eng. plasma activated water, PAW) i ona potice od dugozivecih vrsta, radikala i
peroksinitrita koji nastaju kroz sekundarne reakcije nakon praznjenja plazme u reakcijama

NO; i H,0; (Lukes i saradnici, 2014).
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Dodatak vodonik-peroksida pre DBD tretmana rezultovao je povecanjem

efikasnosti degradacije 4CP. Tokom tretmana zabelezen je pad pH vrednosti rastvora.

- 10
100 - ACP/DBD |
-9
8
-7
~ :
a - 6
g - pH
& C
3 C
4
-3
1 —m— bez podesavanja pH -— 2
10 | —m— sapodesavanjem pH :
0 : ' T T T T L 1
0 45 90 135 180 225

Gustina energije (kJ/L)

Slika 27. Promena koncentracije 4CP i pH vrednosti rastvora u uslovima kada je pH

vrednost tokom DBD tretmana podesavana

Kriva na grafiku (Slika 27) pokazuje da pH vrednost zanac¢ajno opada nakon prvog
prolaza kroz reaktor, na vrednost oko 4. Tokom svakog sledeceg prolaza kroz reaktor, pH
polako opada na vrednost od 2,9 (nakon 5 prolaza; 225 kJ/L). Promena pH vrednosti je
najviSe uzrokovana zakiSeljavanjem rastvora usled prisustva azotne i azotaste kiseline koje
nastaju tokom elektriénog praznjenja u vazduhu neposredno iznad povrSine tretiranog
rastvora i formiranjem malih niskomolekularnih karboksilnih kiselina tokom DBD tretmana
(Brandenburgi saradnici,2014).

Uoceno je 1 da se provodljivost tretiranog rastvora povecava sa brojem prolaza
tretiranog rastvora kroz reaktor. Provodljivost pocetnog rastvora 4CP iznosila je 2,5 uS/cm
(22°C), nakon pet prolaza 616 puS/cm, a nakon desetog prolaza iznosila je 1449 pS/cm
(33°C).
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Korelacija izmedu pH 1 provodljivosti, gde pad pH vrednosti korespondira sa
povecanjem provodljivosti u sluc¢aju direktnog praznjenja u vodu objaSnjava se kao veca
mobilnost H* u odnosu na OH ~ jone. Nitrati i nitriti nemaju zna¢ajnu ulogu u povec¢anju
provodljivosti (Parvulescu i saradnici,2012). Pad pH vrednosti zabelezen je i u
istrazivanjima, kada je praznjenje bilo generisano direktno u vodenom rastvoru (Lukes,
2002). Promene pH vrednosti jo$ uvek nisu u potpunosti razjasnjene.

Potencijalni uticaj pH na efikasnost degradacije ispitan je tako sto je pH vrednost
podesena posle svake recirkulacije rastvora kroz plazma reaktor. Pocetna vrednost pH
rastvora 4CP je podesena na 9,00. Nakon svakog prolaza vrednost pH je ponovo podesena
na 9,00 pomoc¢u 0,1 M NaOH. U sistemu sa podesenom pocetnom vrednoséu pH, ona je
opadala nakon svakog prolaza kroz DBD reaktor i na kraju tretmana dosla na pribliznu
vrednost kao rastvor 4CP u sistemu gde pH vrednost nije podesena.

Poredenjem promene koncentracije 4CP tokom degradacije (Slika 27) uoceno je da
podesavanje pH vrednosti nakon svake recirkulacije nije znacajno uticalo na efikasnost
degradacije 4CP u odnosu na degradaciju (%) kada pH vrednost nije bila podesena. Na
osnovu rezultata moze se zakljuciti da podesavanje pH vrednosti tretirane vode tokom
tretmana nema ulogu u efikasnosti degradacije 4CP u NTP reaktoru. U tehnoloskom smislu
0vOo je veoma znacajno svojstvo NTP metode, jer obrada vode ne bi zahtevala dodatne
procedure ili troskove tokom tretmana.

Tokom svih tretmana, boja tretiranih rastvora 4CP je postala intenzivno Zuta sto
ukazuje na formiranje hromofora; potencijalno aromati¢nih sporednih proizvoda
degradacije kao sto su: 4-hlorokatehol, hidrohinon i p — benzohinon. Ovi proizvodi
degradacije su detektovani nakon tretmana 4CP sa NTP, kao i nakon drugih AOP tretmana
kao sto su: ozon (Yuezhongi saradnici, 2002) i sonoliza (Jiangi saradnici, 2006). Posle

odredenog broja prolaza — vremena tretmana i ntenzitet boje se smanjio do bezbojne.
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4.2 Proizvodi degradacije — organske kiseline i hlorid

Koncentracija proizvoda degradacije koji nastaju NTP tretmanom rastvora 4CP kao

Sto su organske kiseline, male molekulske mase - siréetna, mravlja, oksalna kiselina ili

hloridi za sve sisteme prikazani su na slici 28.
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Slika 28. Koncentracija : a) sir¢etne b) mravlje i c) oksalne kiseline, kaoi d) hlorida

tokom procesa degradacije 4CP pomo¢u DBD reaktora sa gustinom energije od 45 do 360

kJ/L (co: 4CP, 100 mg/L; H,0,, 20 mmol/L; Fe**,5 mg/L; gustina energije 45-360 kJ/L,

reakcije oksidacije u uzorcima gasene su sa K;S;0s 5 min nakon tretmana plazmom)
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Kinetika nastanka monokarboksilnih kiselina (Slika 28a i 28b) je znacajno varirala
u zavisnosti od primenjenog sistema za degradaciju 4CP. U svim do sada koris¢enim
sistemima uoceni su sli¢ni trendovinastanka siréetne i mravlje kiseline. U nekatalitickom
DBD sistemu, koncentracija siréetne i mravlje kiseline imala je skoro linearan rast nakon
drugog prolaza kroz plazma reaktor. U katalitickom sistemu sa eksterno dodatim vodonik-
peroksidom (DBD/H,0;), koncentracija obe monokarboksilne kiseline belezi pik nakon
treeg (sir¢etna kiselina) i nakon 4 prolaza (mravlja kiselina).

U sistemu DBD/Fe?* zabeleZene su najnize koncentracije siretne i mravlje kiseline.
Njihova koncentracija je bila konstantna, oko 5 mg/Lu odnosu na druga dva sistema za
degradaciju. Prema literaturi "OH radikali prisutni u DBD reaktoru mogu oksidovati veliki
broj organskih supstanci do ugljen-dioksida i vode, osim nekih malih karboksilnih kiselina
kao $to su mravlja i siréetna (Bigda, 1995). U nekatalitickom DBD sistemu koncentracija
ove dve kiseline se povecavala tokom tretmana. Primeceni su razli¢iti trendovi
koncentracija izmedu dva kataliticka sistema.

Koncentracije sir¢etne i mravlje kiseline tokm 4CP tretmana bile su nize u sistemu
gde je kao katalizator upotrebljeno gvozde DBD/Fe®*u poredenju sa sistemom gde je kao
katalizator primenjen vodonik-peroksid DBD/H,0..

U sistemu DBD/Fe?*ukupna snaga oksidacije u reakciji nalik Fentonovoj, mogla je
biti intenzivirana UV svetlo$¢u, koja prati elektricno praznjenje u plazma reaktoru.

Sinergisticko dejstvo svih procesa dovelo je do povecanja koncentracije ‘OH
radikala i oksido-redukciju gvozda izmedu oksidacionog stanja II i III. Katalizator (Fe?*)
nije osiromaSen, a formiranje ‘OH radikala je zavisilo od UV svetlosti i H,O, (Lukes,
2001).

Koncentracija oksalne kiseline je rasla od pocetka procesa degradacije 4CP (Slika
28c) u sva tri sistema, a potom je njena koncentracija opadala sa porastom broja prolaza
(SED). Pik koncentracije oksalne kiseline uocen je U nekatalitickom sistemu DBD posle
tre¢eg prolaza (135kJ/L) i u DBD/H,0; nakon petog prolaza kroz reaktor (225kJ/L). U
odnosu na druga dva sistema,koncentracija oksalne kiseline u katalitickom sistemu
DBD/Fe®" bila je veoma niska tokom tretmana (ispod 5 mg/L), a dodatno se smanjila nakon
Sestog prolaza (270 kJ/L)rastvora 4CP kroz reaktor (Slika 28 c).
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Gvozde (Fe?*) je dominantno katalizovalo degradaciju dikarboksilnih kiselina, koje
su mogle da formiraju kompleks sa gvozdem (Andreozzi, i saradnici, 2006). UV svetlost
generisana dielektrinim barijernim praZnjenjem, tokom tretmana u DBD/Fe**sistemu,
delimi¢no podsti¢e fotoliticku degradaciju proizvoda degradacije 4CP, kao §to je oksalna
kiselina u reakciji nalik Fentonovoj.

Koncentracija hlorida (Slika 28d) u sva tri sistema je rasla tokom procesa
degradacije. Najvisa koncentracija hlorida, zabeleZena je u sistemu sa dodatkom Fe®*
katalizatora. Hloridi dobijeni totalnom mineralizacijom 4CP gde je -OH grupa bila u orto-
/para- polozaju, ukazuju na mehanizam supstitucije ili eliminacije -Cl grupe sa —OH
grupama, pod ovim uslovima (Tezuka i Iwasaki, 1998). Koncentracija oslobodenih hlorida
bila je u korelaciji sa uklanjanjem 4CP iz tretiranog rastvora (Bigda, 1995). Koncentracije
malonske, maleinske i fumarne Kiseline tokom procesa degradacije bile su manje od1 mg/L.

Promene koncentracije siréetne, mravlje ili oksalne kiseline u sva tri sistema za
degradaciju 4CP su predstavljene na slici 30. Rastvori 4CP,koji su bili izlozeni gustini
energije od 360kJ/L, uzorkovani su i pripremljeni na dva nacina neposredno pre analize
koncentracije karboksilnih kiselina. Priprema uzoraka je uradena ili gasenjem reakcija
oksidacije (K2S;05)5 min nakon tretmana ili su uzorci ostavljeni u frizideru 24 h (4°C) pre
analize.

Koncentracija monokarboksilnih kiselina u uzorku koji je pripremljen 5 min nakon
tretmana, kao i u uzorku ispitanom nakon 24 h, bila je najvisa u sistemu bez katalizatora
DBD. Mozemo re¢i da u nekataliticCkom DBD sistemu nije doslo do znacajnog smanjenja
koncentracije svih ispitivanih kiselina.

U sistemu gde je degradacija 4CP pospeSena katalizatorom, koncentracije siréetne i
mravlje Kkiseline bile su znatno nize u odnosu na nekatalizovan sistem. Najniza
koncentracija karboksilnih kiselinazabeleZena je u sistemu sa dodatkom Fe** (DBD/Fe?").

Poredenjem svih eksperimentalnih sistema za degradaciju 4CP-a, uzoraka nakon 5
min od tretmana u odnosu na uzorke ispitane nakon 24 h od plazma tretmana (Slika 29)
uocava se da je najznacajnije smanjenje koncentracije anjona postignuto u degradacionom
sistemu sa dodatkom H,O, (DBD/H,0;). Koncentracija oksalne kaiseline bila je najniza

nakon tretmana 4CP u sistemu sa dodatkom Fe**(DBD/Fe*").
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Slika 29. Koncentracija siréetne, mravlje i oksalne kiseline (mg/L) u sva tri sistema
zadegradaciju, odredene 5 min nakon tretmana u slucaju kada su u uzorcima reakcije

oksidacije gasene ili odredene nakon 24 h u uzorcima gde reakcije nisu gasene (360 kJ/L)

Postoje publikacije u kojima je ispitan mehanizam degradacije 4CP-a tokom DBD
tretmana u neutralnom ili kiselom medijumu. Predlozeni mehanizam zapocinje reakcijom
hidroksi radikala sa 4-hlorkateholom ili hidrohinonom, potom se odvija otvaranje prstena, a
zatim dalja degradacija i nastaju organske kiseline, kao i hloridni joni (Chen i saradnici,
2013).

Hidroksilovani proizvodi degradacije u orto-/para- polozaju na prstenu nastali su
eliminacijom HO; iz peroksil radikala. Mogu¢i mehanizam degradacije za sva tri
eksperimentalna sistema na osnovu rezultata prikazan je na slici 30. Praéena je efikasnost
degradacije i potencijalna mineralizacija 4CP. Aromati¢ni proizvodi degradacije nisu

mereni jer su dobro poznati i opisani u literaturi (Zhang, i saradnici, 2007).
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Slika 30.Mehanizam degradacije 4CP u tri eksperimentalna sistema za degradaciju
DBD, DBD/H,0,i DBD/Fe**

Isprekidane strelice ukazuju na organske Kiseline — intermedijere i neorganske
molekule koji su proizvodi degradacije 4CP i javljaju se u priblizno sliénim
koncentracijama u sva tri primenjena sistema. Najintenzivniji proces nastanka
identifikovanih proizvoda degradacije na slici 30 je oznacen sa 1°, umeren kao 2° i najnizeg

inteziteta kao 3°, nakon osmog prolaza rastvora kroz reaktor (360 kJ/L).
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4. 3 Test sa A.salina - Procena ekotoksicnosti rastvora 4CP i proizvoda degradacije u

nekatalitickom i katalitickom (Fe2+ ili H,O,) NTP tretmanu

Preliminarni testovi ekotoksi¢nosti proizvoda degradacije odredeni su nakon
primene DBD tretmana i DBD tretmana sa dodatkom katalizatora Fe?*ili H,O,. Ekotoksi¢ni
efekat tretiranih rastvora predstavljen je kao procenat preZivelih organizama nakon osmog
(V1) prolaza rastvora 4CP kroz plazma rekator (360 kJ/L).

Razlika u prezivljavanju (test od 48 h) uocena je izmedu efekata toksi¢nosti rastvora
ACP pre i nakon DBD tretmana, ukljuujuéi uzorke sa dodatkom gvozda ili vodonik-
peroksida (Slika 32). Prednost DBD tretmana u degradaciji 4CP bila je u tome $to nije

Ovo svojstvo ispitanog reaktora je izuzetno znacajno, jer je Cest slucaj da nakon
AOP tretmana tretirani rastvori ili proizvodi degradacije pokazuju visi efekat toksi¢nosti na
istu vrstu nego pocetni rastvor. Autor Rizzo (2011) je u Opseznoj reviji pokazao da
primenom AOP-a moze do¢i do generisanja proizvoda vece toksi¢nosti i tokom trajanja
tretmana, ali da krajnji ishod moze biti okarakterisan kao nisko toksican ili bezbedan za
organizme — tj. kritican parametar tretmana je vreme (Slika 31). Cilj svake optimizacije
AOP-a je da rastvor na kraju tretmana realnih uzoraka ne pokazuje toksi¢ni efekat na

izabrane test modele (preporuc¢eno 3 modela).
Slika 31. Najces¢i tip odgovora test
modela na rastvore i proizvode degradacije

razli¢itih supstanci primenom AOP-a. Crvena

na kraju tretmana, plava linija — promena

Toksi¢ni efekat (%)

\ linija — veca toksi¢nost od pocéetnog rastvora

toksi¢nosti tokom tretmana, zelena linija —

t (min) najpozeljniji odgovor u optimizaciji AOP-a,

gde je toksi¢nost poCetnog rastvora uklonjena
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Tokom ispitivanja tretiranih rastvora 4CP u sistemima NTP sa i bez katalizatora
procenat prezivljavanja se povecao u svim sistemiama u odnosu na pocetni rastvor 4CP.
Najinteresantnija Cinjenica je bila povecanje prezivljavanja od 0% do 95 % za 100% (v/v,

2+ v

%) uzorka nakon tretmana u sistemu DBD/Fe®”, §to u smislu prezivljavanja potvrduje

efikasnost homogenog katalizatora u degradaciji 4CP.
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Slika 32. Procenat prezivljavanja (srednja vrednost sa SD; %) A. salina izloZena 48
h pocetnoj koncentraciji para-hlorfenola (4CP) i rastvoru 4CP koji je tretiran sa: DBD,
DBD/Fe?* ili DBD/H,O.sistemom.Reakeije oksidacije u uzorcima nisu gaSene veé su

testirane 7 dana nakon tretmana plazmom (gustina energije 360 kJ/L; V111 prolaz).

Podaci o prezivljavanju su transformisani (arcsin) radi statisticke analize i obradeni
u softveru IBM SPSS Statistics 20. Nije bilo statisticki znacajne razlike izmedu ispitanih
grupa (Kruskal-Wallis test: p>0.05), ali kako je broj ponavljanja i jedinki po testu bio isti
daljim poredenjem prezivljavanja izmedu grupe izlozene netretiranom 4CP i svake druge
grupe izlozene rastvoru 4CP tretiranom u NTP, dokazali smo da postoji statisticki znacajna
razlika (Mann-Whitney U — test: p<0.05) izmedu grupa sa netretiranim 4CP i grupa gde je

ACP rastvor tretiran u plazma reaktoru sa katalizatorom (Fe**ili H,O,, Slika 32).
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Visok procenat prezivelih jedinki od 95 + 5% pri najvisoj testiranoj koncentraciji
rastvora (bez razblazenja 100% v/v) bio je u uzorcima tretiranim primenom DBD/Fe?*
sistema, a potom u DBD/H,0; sistemu, gde je prezivljavanje iznosilo 83% =+ 6%.

Odredena je LCsg vrednost za pocetni rastvor 4CP - 27% (23%-32%), tako da se on
moze klasifikovati u kategoriju ,.,toksican“. Nakon primene nekatalitickog DBD tretmana
vrednost LCsp je porasla na 58% (53%-64%), ali ipak ostaje u istoj kategoriji toksi¢nosti.
Uzorci 4CP koji su tretirani u sistemima sa katalizatorom DBD/H,0 ili DBD/Fe?* imali su
vrednosti LCsp> 100 %, odnosno TUa <1 i mogu se klasifikovati u kategoriju ,,nizak nivo
toksi¢nosti do ,,netoksicni‘.

U poredenju degradacije 4CP izmedu sistema DBD i sistema gde je efikasnost
degradacije 4CP u DBD reaktoru poboljsana homogenim katalizatorom pokazano je da
kataliticki NTP tretman daje znatno nizi toksic¢ni efekat.

Sistem DBD/H,0O, postigao je visi procenat degradacije (98%) 4CP od
DBD/Fe®*sistema (83%), ali je i zazvao i intenzivniji odgovor —veéi mortalitet organizama
(Slika 32). Smanjenje ukupne toksinosti tretiranog rastvora 4CP u DBD/Fe?*sistemu moze
se pripisati efikasnoj degradaciji intermedijera putem Katalitickog NTP tretmana sa

dodatkom Fe?*i u daljim istrazivanjima ispitivan je efekat ovog sistema.
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4.4 Efikasnost u smanjenju toksicnosti - poredenje nekatalitickog sistema DBD i
katalitickog sistema DBDFe?*za degradaciju 4CP

U cilju poboljsanja efikasnosti degradacije 4CP primenom DBD reaktora i
smanjenja toksiénog efekta tretmana, dalja ispitivanja su uradena pomoéu Fe** kao
katalizatora, a vreme tretmana je produzeno na deset (X) prolaza kroz plazma reaktor (SED
0d450 kJ/L). Prezivljavanje je praceno u testovima akutne toksi¢nosti nakon perioda od 24 i
48 h ekspozicije.

Uzorci tretiranog rastvora 4CP su uzimani nakon prvog (DBDI; 45 kJ/L), petog
(DBDV; 225 kJ/L) i desetog (DBDX; 450 kJ/L) prolaza rastvora 4CP kroz DBD reaktor.
Svi uzorci su skladisteni bez ,,gasenja“ reakcija oksidacije u frizideru na 4°C i testirani
nakon 7 dana od plazma tretmana.

Izlaganjem organizama najvisoj testiranoj koncentraciji (100%, v/v) nakon 24h,
procenat prezivljavanja A.salina u prisustvu pocetnog rastvora 4CP i rastvora 4CP tretiranih
u nekatalitiCkom DBD sistemu: DBD I, DBD V i DBD X je iznosio: 0%, 0% i 70 +5%
respektivno (Slika 33a). Pocetni rastvor 4CP i DBD | (prvi prolaz) izazvali su veoma sli¢an
efekat u prezivljavanju. Subletalni efekti su primeceni i nakon desetog prolaza rastvora
kroz reaktor (DBD X; 450 kJ/L). Statisti¢ki zanacajna razlika nije uocena izmedu grupa
(Mann-WhitneyU — test: p>0.05) nakon 24 h ekspozicije A.salina pocetnom i tretiranom

rastvoru 4CP.
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Slika 33. Prezivljavanje (srednja vrednost sa SD; %) A.salinanakon kontakta od 24 h (a) ili
48 h (b) sa pocetnim rastvorom 4CP, kao i rastvorima tretiranim u DBD reaktoru (DBD I,
DBD Vi DBD X)

Nakon izlaganja larvi rastvoru 4CP, tretiranom kroz V prolaza (DBD V), u testu
akutne toksi¢nosti koji je trajao 48 h (Slika 33b) procenat prezivljavanje bio je nizi u
odnosu na pocetni rastvor 4CP pri koncentracijama ispitanog uzorka od 12.5 % i 25 % (v/v,
%). Prezivljavanje pri koncentraciji od 50 % (v/v) uzorka, koji je deset puta prosao kroz
DBD (DBD X) biloje 83 + 6%, dok pri najvisoj testiranoj koncentraciji uzorka DBD X
(100%, v/v), nije bilo prezivelih jedinki.Razblazivanjem uzorka sa kontrolnim medijumom

na 50 % (v/v) uoceno je da se rastvor 4CP recirkulisan deset puta kroz DBD reaktor
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znacajno razlikuje u odnosu na ostale rastvore i to 35% u odnosu na DBD | i do 70 % u
odnosu na DBD V.

Poredenjem grafika na Slici 33a, gde imamo bioloski odgovor “sve ili nista”, koji je
zabeleZen za sve uzorke (osim rastvora DBD X) sa podacima na grafiku slike 33b, uo¢eno
je da se krive prezivljavanja razlikuju. Zabelezeni su subletalni efekti (npr.konvulzije) i pri
koncentraciji od 50% (v/v) ispitivanih uzoraka. Ucestalost subletalnih efekata pri ovoj
koncentraciji (iskljucuju¢i 4CP — gde nema prezivelih) je bila najmanja u slu¢aju DBD X.
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Slika 34. Prezivljavanje (srednja vrednost sa SD; %) A.salina nakon kontakta od 24 h (a) ili
48 h (b) sa pocetnim rastvorom 4CP i rastvorom 4CP tretiranom u DBD reaktor sa

dodatkom homogenog katalizatora Fe?*
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4. Rezultati i diskusija

Nakon desetog prolaza rastvora 4CP kroz DBD reaktor (Slika 34b) prezivljavanje,
pri najvisoj ispitanoj koncentraciji tretiranog uzorka (100% v/v) posle 48 h testa bilo je 100
%. U odnosu na nekatalitiCki DBD sistem, gde prezivljavanje nije detektovano pri istoj
koncentraciji uzorka, uvideli smo prednost primene katalizatora. Takode subletalni efekti

nisu uodeni nakon tretmana DBD X/Fe?* u odnosu na DBD X sistem.
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Slika 35. Prezivljavanje A.salina (test od 48h) nakon ekspozicije rastvoru 4CP tretiranom u
nekatalitickom DBD i katalitickom DBD X /Fe sistemunakon deset prolaza kroz plazma
tretman (450 kJ/L)

Dokazano je da postoji statisticki zna¢ajna razlika (Mann-Whitney U — test: p<0.05;
48 h) u prezivljavanju izmedu pocetnog rastvora 4CP 1 rastvora tretiranih u DBD reaktoru

posle X recirkulacija (DBD X) sa ili bez katalizatora.
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4. Rezultati i diskusija

Dodavanjem katalizatora Fe ** postignut je znatno veéi procenat preZivljavanja, tj.
smanjenje toksi¢nog efekta. Ovo je znacajna prednost kataliticke NTP metode u tretmanu
4CP zagadujuce supstance.

Preliminarnim ispitivanjem toksi¢nosti oba DBD sistema sa katalizatorom (Fe*" ili
H20,) su imala manji toksi¢ni efekat u odnosu na DBD sistem bez katalizatora, ali kada se
porede ta dva sistema medusobno uofavamo da je DBD/H;0, sistem doveo do veceg
toksi¢nog efekta u odnosu na DBD/ Fe?*i zato dalje nije koriS¢en pri ispitivanju toksi¢nog

efekta nakon degradacije 4CPAOP tretmanima.
4.5 Azo boje optimizacija pH i napona

U cilju optimizacije procesa dekolorizacije reaktivnih boja RG15, RY125 i RB52,
elektroliza je ispitana u model sistemu Pt-Pd pri razli¢itim vrednostim pH (nativni, 3 ili 9) i
razli¢itim vrednostima napona (4,5; 6 ili 12V). Nativna vrednost pH zelene boje RG15, Zute
boje RY125 i plave boje RB52 bila je 6,1; 5,7 i 5,8 respektivno. Uticaj ovih parametara na
efikasnost dekolorizacije odredena je variranjem napona pri konstantnoj vrednosti pH, a
potom variranje vrednosti pH pri konstantnom naponu.

Koncentracija boje je bila 200 mg/L (RG15 i RY125) ili 60 mg/L (RB52) u
zapremini od 340 mL (0.1 M Na,SO,); sud u kome je radena elektroliza termostatiran je na
25°C. Pomocni elektrolit koris¢en u eksperimentalnim postavkama elektrolize bio je
Na,SO,4 (umesto NaCl), jer se inace nalazi u realnim uzorcima otpadne vode tekstilne
industrije i ne dovodi do formiranja toksi¢nih nusproizvoda tokom elektrolize (Wang i
saradnici, 2008)

Kao otpimalni uslovi za elektrohemijsku degradaciju dve reaktivne boje RG15 i RY
125 pokazali su se pH 9 i razlika potencijala od 12V u model sistemu (Pt-Pd), Sto nije bilo
primenljivo i za plavu boju RB52.
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4. Rezultati i diskusija

Postignuti procenat degradacije za RG15 pod ovim parametrima bio je 98%,nakon

60 min tretmana. Kada je primenjen napon od 4,5V ili 6V postignut je procenat
dekolorizacije od 90%, ali nakon 90 min. Nativna vrednost pH (6,06) nije odabrana kao

povoljan parametar za elektrolizu zelene boje RG15, jer se pokazala kao manje efikasna

(Slika 36).

100 =
80 =
60 =

40 =

Dekolorizacija (%)

20 =

0 " A A A A A A L A A A A A

—&—nativnipH12V
—e—pH 312V
—A—pH 9 12V

0 10 20 30 40 50 60
t (min)

Slika 36. Model sistem Pt-Pd, dekolorizacija (%) reaktivne zelene boje (RG15;

koncentracije od 200 mg/L), na 12 V za razli¢ite vrednosti pH (nativni (6,06), 3 ili 9)

Dekolorizacija zute boje RY 125 koja je postignuta pod optimalnim uslovima je bila

95% nakon 70 min. U slu¢aju tretmana gde su primenjeni naponi 4,5V ili 6V, postignut je

procenat dekolorizacije od 80%. Ovi tretmani su duze trajali i pokazali nizu efikasnost

dekolorizacije (Slika 37).
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Slika 37. Model sistem Pt-Pd, dekolorizacija (%) reaktivne zute boje 125 (RY125;
koncentracije od 200 mg/L), pH 9 za razliite napone (4.5, 6 ili 12V).

U svim drugim eksperimentima gde su parametri pH vrednosti i napona ispitani u
drugim kombinacijama (za zutu i zelenu boju) efikasnost degradacije je bila manja i/ili je
tretman trajao duze od 100 min.

Elektroda Pt se naziva “aktivna” anoda i okarakterisana je visokim procentom
dekolorizacije, ali malim nivoom dekontaminacije vode. U razli¢itim studijama je uoceno
da se primenom Pt anode ostvaruje smanjeni prinos hidroksi radikala. Na povrsSini anode

istovremeno se odigrava adsorpcija hidroksi radikala 1 reakcija generisanja visih oksida.
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4. Rezultati i diskusija

Reakcije na anodi:

Prvi korak je indirektna anodna oksidacija i formiranje hidroksi radikala

PtO + H,0 — PtO(x OH) + H* + e~ (43)

Slede¢i korak u degradaciji zavisi od prirode elektrodnog materijala, da li je
elektroda tzv. “aktivna” ili “neaktivna” . U slucaju aktivnih elektroda hidroksi radikali se
adsorbuju na povrSinu 1 intereaguju sa elektrodom. Na ovaj nacin dolazi do formiranja visih

oksida na povrsini elektrode.

PtO(x OH) - PtO, + H* + e~ (44)

Redoks par PtO/PtO, predstavlja medijator u konverziji ili selektivnoj oksidaciji

organskih zagadujucih supstanci na “aktivnoj” elektrodi.

Reakcije na katodi:

Na katodi dolazi do redukcije azo grupa do odgovarajucih amina:

—~N=N-— +2e" +2H* > —HN — NH — (45)
—HN — NH — +2e~ +2H* - —NH, + H,N — (46)

Nakon elektrolize tretirani rastvor je imao malu vrednost pH (pH 2-3). Takode u
studijama gde je koris¢ena Pt kao anoda u tretmanu - dekolorizaciji otpadnih voda tekstilne
industrije detektovane su organske kiseline tipa: sirCetna, oksalna i maleinska(Hamzai
saradnici, 2009). Vrednost pH, u uzorcima nakon elektrolize je podesena radi
ekotoksikoloskih testovana pH 8 (0,1M NaOH), kako pH ne bi imao uticaj na fizioloski

odgovor organizama.
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4. Rezultati i diskusija

4.6 Degradacija reaktivnih boja (RG15, RY125) u visokoj koncentraciji

Kada su optimalni parametri elektrohemijske degradacije azo boja (RG15 i RY125)
odredeni, pocetna koncentracija boja je povisena na 1000 mg/L i dalje je ispitana efikasnost
degradacije u razli¢itim reakcionim sistemima Pt-Pd, Pt-Zr i Pt-C.Dekolorizacija je pracena
UV-Vis metodom, a elektroliza je zaustavljena na najviSem postigutnom procentu
dekolorizacije.

Tretirani rastvor reaktivne boje je analiziran u ekotoksikoloskim testovima za
procenu potencijalnog toksi¢nog efekta rastvora. Objasnjenje za ispitivanje tako visokih
koncentracija boje pronadeno je u literaturi, gde se navodi da u efluentima bazena za
bojenje (Nigerija) koncentracije boja prevazilaze 600 mg/L (Yusuff i Sonibare, 2004).
Vrednost pH svakog rastvora je podesen na 9 sa 0,1 M NaOH.

Duzina tretmana — dekolorizacije, kao §to je i ocekivano bila je produZzena sa
poveéanjem koncentracije u svim ispitanim sistemima u poredenju sa model sistemom (Pt-
Pd). Najefikasnija dekolorizacija RG15 od 97,77% , pri visokoj pocetnoj koncentraciji azo
boje postignuta je u sistemu Pt-Pd nakon 160 min tretmana (Grafik na Slici 38a). U
drugimsistema procenat degradacije nakon 160 min iznosio je: 97,14% u sistemu Pt-Zr i
95,12% u sistemu Pt-C. Dekolorizacija RG15 u sistemu Pt-Pd nakon 80 min iznosila je
97%. Produzavanjem vremena dekolorizacije dalje je postignut svega 1% dekolorizacije.
Reakcioni sistemi Pt-Zr i Pt-C za 80 min tretmana postigli su manje od 80 % procenat

dekolorizacije.
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Slika 38. Dekolorizacija (%) RG15 (a) i RY125 (b) u elektrohemijskom procesu pomoc¢u
razli¢itih reakcionih sistema (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C) pH 9112V

Reakcioni sistem Pt-Pd se pokazao kao veoma efikasan tretman i u dekolorizaciji
zute boje RY125, pri ¢emu je postignut procenat dekolorizacije od 96,67% (%) nakon 80
min tretmana. U drugim sistemima je postignut procenat dekolorizacije od 92,23% u Pt-Zr i
86,27% u Pt-C (Slika 38b). Produzavanjem vremena tretmana Zute boje RY 125 u svim
sistemima, postignut je visi procenat dekolorizacije od 97,10% ,ali nakon tretmana od 300
min i to samo u Pt—Zr sistemu.

Poredenjem uéinka Pt-Pd tretmana za dekolorizaciju obe boje, uocili smo da se ovaj
sistem pokazao kao daleko efikasniji u dekolorizaciji zelene (RG15) u odnosu na zutu boju
(RY'125). Dvostruko vise vremena je bilo potrebno kako bi se postigao priblizno isti
procenat dekolorizacije u tretmanu Zute boje.

Tokom tretmana — dekolorizacije, uoceno je formiranje pene u svim sistemima (Pt-
Pd, Pt-Zr i Pt-C). Prema autoru Zheng (2012) pena potice od molekula boje, jer pri
odvajanju amin ili metil grupe sa molekula boje, struktura molekula se menja iz polarne u
nepolarnu, a samim tim smanjuje se rastvorljivost supstance. Tokom elektrolize, mehuri
vodonika koji se formiraju na katodi doprinose izdizanju pene na povrSinu tretiranog

rastvora. Slican trend dekolorizacije uocCen je za obe boje izmedu elektrohemijskih sistema
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4. Rezultati i diskusija

Pt-Zr i Pt-C, $to se takode moze uociti na hromatogramima ovih sistema pri dekolorizaciji

od 50% (Slika 39).
4.7 HPLC analiza degradacije reaktivnih boja RG15 i RY125

Kako bi pored dekolorizacije potvrdili degradaciju reaktivnih boja (1000 mg/L) u
svim sistemima (Pt-Pd, Pt-Zr i Pt-C), uzorci boja RG15 i RY125 su uzimani pri
dekolorizaciji od 50 % i pri najviSem postignuton procentu dekolorizacije nakon
elektrohemijskog tertmana.

Smanjenje apsorbance rastvora tokom EAOP tratmana ukazuje na to da je doslo do
raskidanja —N=N- veze u aromati¢noj strukturi. Znacajna korelacija izmedu degradacije
aromati¢nih supstanci i procenta dekolorizacije (%) boje opisana je kao metoda za procenu
efikasnosti samog procesa degradacije boje (Sanroman i saradnici, 2004).

Pocetni rastvor RG15 belezi pik pri t;= 7,66 min na hromatogramu, nakon ¢ega je

uoceno progresivnho smanjenje povrSine pika usled degradacije hromatofore u sva tri

sistema (Slika 40a). Ista metoda je upotrebljena za pracenje efikasnosti degradacije RY125
boje (t-= 7.25 min) u sva tri sistema (Slika 39b).

b)

——RY125
—— Pt-Pd
——Ptzr
——Pt-C

t (min) t (min)

Slika 39. Proizvodi degradacije RG15 (a) i RY125 (b) rastvora boje pri 50 %
dekolorizacije, postignuta je pomocu Pd, Zr ili C kao elektrode (A= 254 nm)
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4. Rezultati i diskusija

Ovakav trend je takode potvrden i analizom uzoraka rastvora boje na maksimalno
postignutom procentu dekolorizacije (Slika 40a i 40b). Detektor je bio podesen na 254 nm
(talasna duzina apsorbance aromati¢nih struktura) i na hromatogramima se uocava da su
prisutne supstance koje nisu bile pristune u pocetnom rastvoru boja. Znacajne koli¢ine
proizvoda degradacije su uo¢ene u rastvoru nakon tretmana RY 125 boje pomocu sistema

Pt-Zr i Pt-C pri maksimalno postignutom procentu dekolorizacije.

a) b)
—RG15
—— Pt-Pd ——RY125
— Pt-Zr — Pt-Pd
—Pt-C — Pt-Zr
——PtC
J K_/ME 1
— Rak N ~
I 1 i i L 1 1 ] L A A A A A ] ]
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t (min) t (min)

Slika40.Proizvodi degradacije azo boje RG15 (a) i RY125 (b) pri maksimalnom procentu
dekolorizacije pomoc¢u Pd, Zr ili C kao elektrode (A = 254 nm)

Na osnovu prikazanih hromatograma moze se smatrati da je mehanizam degradacije
u svim sistemiam bio isti, ali je efikasnost degradacije obe boje bila najznacajnija pomocu
Pt-Pd sistema. Druga dva sistema su okarakterisana kao manje efikasna (Pt-Zr i Pt-C) u
degradaciji RG15 i RY 125.
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4.8 Procena toksi¢nog efekta

Nartijum-hlorid nije koris¢en kao elektrolit u eksperimentalnim postavkama, jer
dovodi do formiranja toksi¢nih organohlornih nusproizvoda koji su otporni na dalju
oksidaciju (Chatzisymeon i saradnici, 2006). Natrijum-sulfat je koris¢en kao elektrolit, jer
je prisutan u realnim uzorcima otpadnih voda tekstilne inustrije. Druga prednost ovog
elektrolita je Sto tokom elektrolize ne dolazi do formiranja toksi¢nih i reaktivnih
nusproizvoda. Uzorci za ekotoksikoloSke testove su uzimani od pocetnog rastvora pre
tretmana i pri najviSem stepenu dekolorizacije rastvora - nakon tretmana, kako bi se
ispitao toksicni efekat proizvoda degradacije. Mortalitet nije zabelezen u kontrolnoj grupi,
tako da je osnovni kriterijum validnosti testa bio ispunjen (stopa prezivljavanja visa od
90%), kao 1 odgovor u pozitivnoj kontroli koji je bio u odgovaraju¢em opsegu. Najvisa
testirana koncentracija (100%, v/v) netretiranih rastvora obe boje (RG15 i RY125) imala je
visi toksi¢ni efekat na larve (mortalitet (%)) nego bilo koji tretirani rastvor boje, osimu
slucaju Pt-C tretmana zelene boje (Slika 41i Slika 42). U Pt-C sistemu mortalitet (%)
izazvan proizvodima degradacijeRG15bojebioje priblizno isti (30 %) kao iu ispitivanju
toksic¢nosti pocetnog rastvora RG 15(27 %).

Dobijene vrednosti mortaliteta (%) su transformisane (arcsin) neposredno pre
statisticke analize. U slucaju RG15 boje statisticki znac¢ajna razlika u mortalitetu (Slika 41)
je uoCena izmedu svih tretmana (Kurskal-Wallis test:p<0.05). Poredenjem efekata u
svakom sistemu sa pocetnim (netretiranim) rastvorom boje pomo¢u Mann—Whitney U-testa
(p < 0.05) uocena je statistiCki znaCajna razlika izmedu netretiranog rastvora RG15 i
rastvora RG15 tretiranog u Pt-Pd (Tretman 1) i Pt-Zr (Tretman 2) sistemu. U mortalitetu
izmedu netretiranog rastvora RG15 boje i rastvora boje tretiranog u Pt-C sistemu

(Treatment 3) nije uocena statisticki znacajna razlika.
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Slika 41.Toksi¢ni efekat (%) reaktivne zelene boje RG15 pre i nakon elektrohemijskog

tretmana pomocu Pt-Pd (Tretman 1), Pt-Zr (Tretman 2) i Pt-C (Tretman 3) sistema
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Slika 42. Toksi¢ni efekat (%) reaktivne zute boje RY125 pre i nakon elektrohemijskog
tretmana pomocu Pt- Pd (Tretman 1), Pt-Zr (Tretman 2) i Pt-C (Tretman 3) sistema

U slucaju reaktivne zute boje RY125 statisti¢ki znacajna razlika u mortalitetu je
uocCena izmedu svih tretmana (Kurskal-Wallis test:p<0.05). Uporednim poredenjem
primenom Mann-Whitney U-testanije uocena statisti¢ki znacajna razlika (p>0.05) izmedu
netretiranog rastvora RY 125 boje irastvora tretiranog u Pt-Pd sistemu (Tretman 1), Pt-Zr
(Tretman 2) ili Pt-C (Tretman 3)sistemu. U svakom slucaju, najvisa testirana koncentracija
100% (v/v) rastvora RY125 nakon svih tretmana, uocena je znacajna razlika u mortalitetu
(%) (Slika 42).
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Nakon postizanja maksimalnog stepena dekolorizacije zute boje RY125 primenom
Pt-Pd ili Pt-Zr sistema toksicni efekat naA.salina je bio manji od kriterijuma validnosti za
kontrolnu grupu (10%). U uzorcima koji su tretirani Pt-Pd sistemom pri bilo kojoj testiranoj
koncentraciji (razblazenju) toksi¢ni efekat (mortalitet %) je bio najnizi ili nije zabelezen za
obe boje. Mortalitet od 50 % nije uocen za pocetne rastvore reaktivnih boja, a nije ni
postignut nakonp rocesa dekolorizacije i degradacije boja RG15 i RY125. Vrednost LCs
bila bi iznad 100% testiranog uzorka (teorijski), odnosno TUa<1 i tretirani rastvori boja se
mogu smatrati ,,niskotoksicni ““ ili ¢ak,,netoksi¢ni«.

Parametri koji su bili optimalni za degradaciju boja RG15 iRY125, nisu imali istu
efikasnost pri degradaciji boje RB52. Kao najpovoljniji parametar degradacije RB52 (60
mg/L, nativni pH= 5,85) pokazala se vrednost pH 3 (Jovi¢ i saradnici, 2013) i potom su svi
reakcioni sistemi (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C) ispitani pri ovoj vrednosti za razlicite vrednosti
napona (4,5; 6112 V).

Sistem Pt-Pd (Slika 43) omoguéava najbrzu dekolorizaciju RB52 boje (92%) u

vremenskom intervalu od 50 min, na pH 3 i primenom potencijala od 6V.
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Slika 43.Efikasnost dekolorizacije RB52 pri konstantnim uslovima pH 3 i promeni
napona(4,5V; 6V i12 V) u Pt-Pd sistemu
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Slika 44. Efikasnost dekolorizacije RB52 boje pri konstantnim uslovima pH 3 i promeni

napona (4,5V; 6V i 12 V) u Pt-C sistemu

Reakcioni sistem Pt-C postigao je najvisi stepen dekolorizacije za duplo duze vreme

tretmana (92%, 100 min) u odnosu na Pt-Pd,na pH 3 i primenom napona od 12 V.
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Slika 45. Efikasnost dekolorizacije RB52 boje pri konstantnim uslovima pH 3 i promeni

napona (4,5V; 6V i 12 V) u Pt-Zr sistemu

155



4. Rezultati i diskusija

U slucaju plave boje RB52 kao najefikasniji sistem za dekolorizaciju pokazao se Pt-
Zr sistem, gde je nakon 90 min postignut najvisi procenat dekolorizacije od 95%. Optimalni
uslovi za dekolorizacijuu ovom sistemu bili su pH 3 i napon 4,5V.

Hromatogrami su snimljeni nakon tretmana rastvora RB52 u sva tri sistema,
primaksimalno postignutom procentu degradacije u optimalnim uslovima za efikasnost
degradacije. Najizrazenija razlika u proizvodima degradacije uocena je u sistemu Pt-Pd,
gde se naretencionom vremenu od oko 3 min vidi odsustvo proizvoda degradcije koji se
javlja u drugim sistemima (Pt-Zr i Pt-C) (Slika 46). Takode, proizvod degradacije
zabeleZen na t,=5.5 min u Pt-Pd sistemu blago je pomeren na nize vrednosti i ima drugaciji
oblik pika $to ukazuje na to da nije isti kao u drugim sistemima za degradaciju. Povr$ina

pika RB52 je potpuno redukovana i ne uoc¢ava se na hromatogramima tretiranih rastvora.

— Pt-Pd
Pt-C
Pt-Zr
I ——RB52

za svaki sistem (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C); pocetni rastvor plave boje RB52 sa t,=5.32 min
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4. Rezultati i diskusija

U sva tri elektrohemijska sistema Pt elektroda je koris¢ena kao anoda (“aktivna
anoda”). Prema literaturi, reakcija na anodi zapocinje oksidacjom molekula vode, S§to
dovodi do pojave fizisorbovanog hidroksil radikala M (*OH) (47).

M + H,0 -» M(x OH) + H* + e~ (47)

U slede¢em koraku dolazi do formiranja viSeg oksidnog stanja ili superoksida MO
koji nastaju na standardnom potencijalu koji je visi od potencijala za nastanak kiseonika.

Redoks par MO/M posreduje u degradaciji azo boja (48).

M(* OH) »> MO + H* + e~ (48)
U praksi,na anodi seistovremeno odvijaju reakcije oksidacije organskih zagadujucih
supstanci i formiranje kiseonika. Kao uopsteno pravilo javlja se to da §to je reverzibilni
potencijal redoks para na povrsini elektrode blizi potencijalu nastanka kiseonika veca je

aktivnost anode.

Reakcije koje se odigravaju na Zr ili C katodi bile bi:

2H,0 — H, + 20H™ + 2e~(49)

Dominantna reakcija na Pd elektrodi, za razliku od Zr i C elektroda, je formiranje
nascentnog vodonika kroz reakciju:
H,0 - H 4+ OH™ + e~ (50)
Elektrodni materijali radi koris¢enja u EAOP metodama, moraju ispuniti dva
uslova: dobru provodljivost i stabilnost, tj, otpornost na koroziju. Metodom ICP-OES
utvrdeno je da nije doslo do trosenja katoda tokom elektrohemijskog tretmana reaktivnih

azo boja.
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4. Rezultati i diskusija

Kada su uslovi optimizovani za sve sisteme, poveéana je koncentracija RB52 (1000
mg/L) i uradeni su testoviekotoksi¢nosti.U sluc¢aju A.salina pocetni rastvor boje RB52 je
pokazao manju toksi¢nost u odnosu na rastvore tretirane u sva tri sistema (Pt-Pd, Pt-Zr ili
Pt-C) do postizanja najviSeg procenta dekolorizacije. UoCena je statisti¢ki zna¢ajna razlika
izmedu pocetnog rastvora boje u odnosu na rastvor boje tretiranom u bilo kom sistemu
(Mann-Whitney U — test: p<0.05), ali ne i izmedu tri sistema elektrohemijske degradacije.
Toksicnost proizvoda degradacije je bila veca od toksi¢nosti polaznog molekula boje sto je
i pokazano izracunavanjem LCso vrednosti (Tabela 12), gde nakon svih tretmana ona opada
za oko 40%.

Tabela 12. A.salina test akutni toksi¢nosti (24h), LCso vrednosti (TesTox softvera,
Teodorovi¢ i Mauri¢ 2003) pocetnog rastvora plave boje RB52 (1000 mg/L) i rastvora
tretiranih razli¢itim EAOP sistemima (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C)

A.salina 24 h LCxg

RB52 LCso= 92,59% (63,56-134,88)
Pt-Pd LCso= 55,64 % (54,52-56,78)
Pt-Zr LCso= 52,59 % (44,81-61,72)
Pt-C LCso= 53,91 % (47,50-61,19)

Sistem Pt-Zr se pokazao kao najefikasniji u dekolorizaciji RB52, ponovili smo
eksperiment sa visom koncentracijom boje (1000 mg/L), pri optimalnim uslovima za
dekolorizaciju (pH 3 i 4,5V) i uzorkovali po 5 mL tretiranog rastvora pre tretmana, kao i
nakon 30, 60 i 90 min tretmana. Ekotoksi¢nost tretiranih rastvora boje ispitali smo na
V. fischeri kako bi utvrdili da li je samo A.salina osetljiva na proizvode degradacije.

Najvisa testirana koncentracija tretiranog uzorka je bila 50% (c, v/v), usled
razblazenja uzorka u kiveti bakterijskom suspenzijom (ISO, 2007), a vreme ekspozicije je
bilo 30 min (Hsp). Uoceno je (Slika 47) da se toksi¢ni efekat tretiranog rastvora ispoljava i
na soju V.fischeri. Intenzitet inhibicije bioluminiscence (%) je pozitivno korelisan (r=0.865)

u odnosu na vreme tretmana.
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Slika 47. Inhibicija (%) bioluminiscence V.fischeriispitanog rastvora RB52 (1000mg/L)

nakon dekolorizacije u Pt-Zr sistemu (srednja vrednost = SD).

Veéu osetljivost oba test modela na proizvode degradacije plave boje RB52
primenom EAOP-a, mozemo objasniti ili slabom efikasnos¢u degradacije aromati¢nih
amina koji nastaju degradacijom pocetnog molekula boje usled sukcesivne oksidacije i
redukcije u nepodeljenoj elektrohemijskoj ¢eliji. Drugi razlog moze biti oslobadanje Cu iz

kompleksa boje usled degradacije molekula boje.
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4. Rezultati i diskusija

4.9 Degradacija ibuprofena pomocu ,,AOP “-a

Vodosnadbevanje u nasoj zemlji koristi i povrSinske vodotokove u pripremi vode za
pi¢e. Eksperimentalni rad uraden u ovoj disertaciji spada u okvir projekta kojiispituje
optimizaciju i primenu AOP-a za tretman realnih uzoraka vode. Tokom izrade disertacije,
koris¢en je model sistem rastvora supstance i NTP-a, pod opisanim uslovima i
koncentraciji IBP-a od 60 mg/L. Upotrebljena koncentracija IBP-a bila je znatno ve¢a nego
u realnim uzorcimavode (ng/L- ug/L), kako bi se detektovali, identifikovali i ispitali
ekotoksikoloski efekti proizvoda degradacije.

Efikasnost degradacije IBP —a u rastvoru koji je tretiran u DBD reaktoru, kao i
pomocu Fentonove reakcije pracena je primenom HPLC-DAD tehnike i izrazena kao
procenat degradacije pocetne supstancepomocu jednacine (1, %):

n= (H) *100

0 (51)

Po - povrsina pika pocetne koncentracije IBP-a (mMAU*min);

Pt - povrsina pika rezidualne koncentracije IBP-a pri odgovarajuc¢oj SED vrednosti

ili vremenu tretmana (mAU*min).

Efikasnost degradacijetokom tretmana odredena je poredenjem povrSine pika
pocetnog rastvora IBP-a i tretiranog rastvora preko smanjenja povrsine pika (mAU*min).
Standardni rastvor IBP-a na hromatogramu zabelezio je pik na t,=16,2 min.

Efikasnost degradacije IBP u NTP reaktoru nakon 15 min tretmana bila je 85%
(nekataliticki DBD) i 99% pri dodatku homogenog katalizatora (DBD/Fe?"). Dinamika
degradacije 1BP-a bila je efikasnija u DBD/Fe®* sistemu, gde je tokom prvih 10 min
tretmana, za istu vrednost SED jedinica efikasnost bila veca za 30% u odnosu na druga dva
sistema. Nakon 12 min razlika u % degradacije, izmedu tretmana, smanjila se na 20%, a
nakon slede¢ih 15 min tretmana razlika u % degradacije je bila ispod 20%, pri ¢emu je

degradacija u DBD/Fe?* tretmanu dostigla plato.
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4. Rezultati i diskusija

Uoceno je, da dodatak homogenog katalizatora znacajno uti¢e na efikasnost

degradacije IBP-a u NTP tretmanu. Fentonov tretman je doveo do znacajnog smanjenja

pika IBP-a, samo nakon jednog minuta. Efikasnost degradacije u tom trenutku bila je 78%,

a daljim tretmanom njena vrednost nije presla 85% do dostizanja platoa.

Ovi rezultati su predstavljeni na Slici 49. kao poredenje efikasnosti degradacije IBP-

a, na osnovu redukcije povrsine pika (mAU*min) tokom 15 min tretmana u Fentonu i DBD

u odnosu na DBD/Fe?*. Vrednosti SED jedinica date su u Tabeli 1, a u sliku 48, umetnut je

hromatogram koji predstavlja efikasnost degradacije IBP-a, tokom tretmana (min) u samom

sistemu DBD/Fe?*.
80
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Slika 48. Efikasnost degradacije (%) IBP primenom netermalne plazme (NTP) u DBD

reaktoru bez katalizatora DBD, sa dodatkom katalizatora DBD/Fe?* i Fenton tretmanu.

Umetnuti hromatogram prikazuje analizu rastvora ibuprofena nakon 1,3,5,7,10,12 i 15 min
tretmana u DBD/Fe?* sistemu (A = 220nm)
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4. Rezultati i diskusija

Tabela 13.Specificna gustina energije (SED) u svakom intervalu uzorkovanja IBP-a tokom
degradacije u DBD reaktoru

Vreme tretmana (min) SED [kJ/L]
1 11
3 33
5 56
7 79
10 114
12 137
15 172

U DBD/Fe?* sistemu, gde je dodat homogeni katalizatori nakon 15 min tretmana pik
IBP nije zabelezen. U DBD reaktoru, hidroksi radikali mogu nastati razlaganjem vodonik-
peroksida (52), kao i u reakciji vodonik-peroksida sa superoksidnim radikalom (53).

U DBD/Fe* tretmanu, u prisustvu jona gvozda inicirana je Fentonova reakcija.
Gvozde (Fe?*) je stimulisalo razlaganje vodonik-peroksida, koji nastaje u DBD reaktoru i
dovelo do formiranja dodatne koli¢ine hidroksi radikala (54). Ovo je dalje moglo da dovede
do uklanjanja IBP-a.Visa efikasnost degradacije u DBD/Fe*" tretmanu, objasnjava se
prisustvom homogenog katalizatora, koji je posredovao u formiranju dodatnih koli¢ina *OH

radikala.
H,0, + hv - 2HO" (52)
H,0,+ 0; - OH™ + OH® + 0, (53)
H,0, + Fe?* - OH™ + OH" + Fe3* (54)

Pojedini autori su publikovali studije, gde se magnetit sa vodonik-peroksidom i

natrijum-persulfatom koristi za inciranje Fentonove reakcije na neutralnoj vrednosti pH —
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4. Rezultati i diskusija

6,6 (Sabri i saradnici 2012), pri ¢emu ove studije nisu ispitale dalji toksikoloski efekat
proizvoda degradacije nakon tretmana.

Klavarioti i saradnici (2009), navode da su optimalni uslovi u AOP tretmanu: kisela
sredina, prisustvo svetlosti, vodonik-peroksida i gvozda, kao katalizatora. Navedeni uslovi
su bili korisé¢eni uprimenjenim AOP tretmanima, tokom izrade ove disertacije.

Na hromatogramu (Slika 49) uocena je smanjenje povrSine pika IBP u svim
tretmanima, pri poredenju sa pocetnim rastvorom IBP-a. Razli¢iti proizvodi degradacije

(pikovi), prema retencionom vremenu Su zabelezeni na hromatogramima (min), ali bez

Ml

N—

IBP
A

[ . 1 a 1 a 1 a ]
0 5 10 15 20

t (min)

dalje kvanitifikacije.

Slika 49. Degradacija ibuprofena (IBP) t,=16,2 min, nakon 15 min DBD, DBD/Fe*" i

Fenton tretmana (A =254 nm)
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U katalitickom sistemu DBD/Fe®*joni Fe** se obi¢no koriste kao katalizatori sa
ciljem povecanja oksidacione moc¢i vodonik-peroksida koji se generiSe u DBD reaktoru

preko formiranja * OH radikala u Fentonovoj reakciji:
Fe?* + H,0, + H* » Fe3* + HO®* + OH~ (55)
Fe3* + H,0, - Fe?** + HO; + H* (56)

Joni Fe** se oksiduju pomo¢u vodonik-peroksida do jona Fe**, hidroksilnih radikala
i hidroksilnog anjona (45). Jon Fe* se zatim redukuje nazad do Fe**i HO,' radikala (56).
Hidroksi radikali mogu nastati i reakcijom Fe®* sa ozonom iz DBD reaktora
(Sauleda, Brillas, 2001):
Fe?* + 05 > Fe0?t + 0, (57)

FeO?* + H,0 — Fe3* + HO® + OH™ (58)

Koncentracije jona Fe®* u eksperimentima bile su 5 mg/L za DBD/Fe?* sistem i 25,2
mg/L u Fentonovom tretmanu. Sistem NTP sa Fe”" je pokazao veéu efikasnost degradacije
u odnosu na nekataliticki DBD tretman (Slika 48). Najefikasniji sistem degradacije je bio
Fe?*/DBD sistem (5 mg/L) u kome je postignuto potpuno uklanjanje ibuprofena za SED
172 kJ/L (Slika 49).

Odabrana koncentracija Fe?*u Fenton ba¢ tretmanu ispitana je poredenjem
efikasnosti degradacije IBP-a primenom razli¢itih odnosa koncentracije gvozda (Fe?) i
vodonik-peroksida (H20-) u slede¢im odnosima:

2,81 mg/L: 0,11 mmol (Fenton 1),
2,81 mg/L: 5,00 mmol (Fenton II) ili
25,20 mg/L: 8,90 mmol (Fenton II1).

Efikasnost degradacije je parecena HPLC-DAD metodom, rezultati su prikazani na
slici 50, a proizvodi degradacije za najefikasniji sistem su odredeni pomocéu LC-MS
(TOF)tehnikom.
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Slika 50. Efikasnost degradacije (%) IBP pomoc¢u Fentona: Fenton I (2,81 mg/L: 0,11
mmol), Fenton I1 (2,81 mg/L: 5,00 mmol)i Fenton 111 (25,20 mg/L: 8,90 mmol)
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Slika 51. Degradacija (IBP), t,=16,2 min, nakon 15 min Fenton tretmana: LII i IIT (A = 254
nm)

Najefikasnija degradacija (85%) IBP-a u Fenton ba¢ eksperimentu dobijena je za
odnos Fenton 11l (25,20 mg/L: 8,90 mmol), koji je dalje i koris¢en radi poredenja sa
katalitickim tretmanom IBP-a u DBD reaktoru.
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Postoji veliki broj publikovanih studija o degradaciji farmaceutskih rezidua
primenom AOP-a, priblizno koliko ima i razli¢itih tipova i modifikacija AOP tretmana
(Klavarioti i saradnici 2009). Degradacija IBP-a NTP tretmanom sa dodatkom homogenog
katalizatora radi poboljSanja efikasnosti degradacije, kao 1 procena ekotoksikoloskog efekta
proizvoda degradacije predstavlja novi aspekt istrazivanja u oblasti tretmana realnih
uzoraka vode. Svaki plazma reaktor je poseban sistem i orginalni dizajn autora. Primenom
dva opisana plazma reaktora tezimo optimizovanju primene NTP —a kao eckoloski

prihvatljivog i ekonomski isplativog tretmana.

Poredenje dobro poznatog AOP treatmana kao $to je Fenton prema nekatalitickom i
katalitickom AOP tretmanu IBP-a u NTP reaktoru je uradeno kako bi ispitali 1 poboljsali
efikasnost degradacije zagadujuce supstance. Elektri¢no praznjenje u reaktoru dovodi do
formiranja H,0, koji u kontaktu sa dodatkom Fe?* katalizatora predstavlja reakciju nalik
Fentonovoj. Odnosno, u NTP reaktoru nije bilo potrebno dodavati H,O, za iniciranje
Fenton reakcije, niti je potrebno dodatno podeSavati pH tokom tretmana. Takode je
utvrdeno, da za razliku od nekatalitiCkog tretmana, dodavanjem katalizatora u reaktor
dolazi do poboljsanja efikasnosti degradacije IBP-a kroz reakciju nalik Fentonovoj.

Svetlost (UV), koja nastaje elektricnim praznjenjem u plazma reaktoru uz
katalizator omogucava efekat foto-Fentona, jer UV doprinosi formiranju hidroksi radikala
(Ravina i saradnici, 2002, Perez-Estrada i saradnici, 2005; Shemer i saradnici, 2006) i

efikasnoj degradaciji IBP-a.
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4. 10 Formiranje proizvoda oksidacije

U ispitivanju reakcija intermedijera i mehanizma degradacije 1BP-a, tokom AOP
tretmana, rastvori su uzorkovani 15 min od pocetka tretmana i analizirani pomo¢u LC-MS
TOF. Ibuprofen i degradacioni proizvodi su identifikovani prema slede¢im karakteristikama
masenog spektra: tatnoj masi i stepenu nezasic¢enja (eng. Double Bond Equivalent, DBE).

Stepen nezasi¢enja predstavlja zbir aromati¢nih prstenova, dvostrukih i trostrukih

veza u datom jedinjenju. Rac¢una se preko formule:
stepen nezasitenja = C — g - g + g +1 (59)

gde je C — broj atoma ugljenika, H — broj atoma vodonika, X — broj atoma halogena i N —
broj atoma azota. Kiseonik i drugi dvovalentni atomi ne doprinose stepenu nezasic¢enja (2 -
2 = 0). Aromati¢ni prsten 1 dvostruka veza predstavljaju jedan stepen nezasiCenja, a
trostruka veza predstavlja dva stepena nezasicenja.

Za potvrdu strukture proizvoda korisé¢eni su sofveri ChemCalc i Chem Draw.
Relativna greSka odredivanja mase (4dm) proizvoda je izraZena u ppm, 1 ra¢una se preko

formule:

teorijski m/z — eksperimentalni m/z p
m = —— 10
teorijskim/z

(60)

Prilikom odredivanja strukture degradacionih proizvoda prihvacene su one strukture

kod kojih je greska odredivanja mase bila manja od 5 mg/L.
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Identifikovani proizvodi degradacije IBP-a su prikazani na slici 52, a u tabeli 14 su
navedene molekulske formule, DBE, kao i teorijske i eksperimentalne mase sa relativnom

greSkom pri odredivanju mase (4m) izrazenom u ppm (mg/L).

QH
Q

1BP

DBD DBI/EC! Fenton

/

[«]
OH
HOM
OH s}
O
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P11 Q
(o]
HO)J\/VU\

Slika 52. Proizvodi degradacije ibuprofena (IBP) nakon 15 min tretmana u: DBD,
DBD/Fe®*i Fenton sistemu.
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Tabela 14. Karakteristike masenog spektra

ibuprofena i

proizvoda degradacije

identifikovani nakon 15 min izlaganja DBD, DBD/Fe*" i Fenton tretmanu

t, Degradacioni

Molekulska

Teorijska

Eksperimentalna

Proizvod (min) sistem formula DBE" m/z, [M-H] m/z, [M-H] ppm
P1 3.688 C4HgO4 2 117.0193 117.0193 0.00
P2 5.143 CeH1004 2 145.0506 145.0508 1.38
P3 5.173 CoH1004 5 181.0506 181.0511 2.76
P4 6.359 CsHwOs 2 189.0768 189.0775 3.70
P5 6.822 DBED CeH1O4 2 173.0819 173.0826 4.04
P6 7.639 CsH1204 3 171.0663 171.0667 2.34
P7 9.231 Ci3H1504 5 237.1132 237.1138 2.53
P8 9.960 C1oH120, 5 163.0764 163.0768 2.45
P9 10.71 C13H1503 5 221.1183 221.119 3.17
IBP 12,01 C13H150, 5 205.1234 205.1244 4.88
P1 3.661 C4HgO4 2 117.0193 117.0193 0.00
P10 4653  pp/re? CsHsO4 2 131.0350 131.0354 3.05
P2 5.156 CeH1004 2 145.0506 145.0508 1.38
P11 6.660 CeH1003 2 129.0557 129.0563 4.65
P1 3.669 C4HO4 2 117.0193 117.0193 0.00
P12 7.207 CoH100, 5 149.0608 149.0614 4.03
P14  8.245 C:H1,0, 2 127.0764 127.0770 4.72
P7 9.290 Fenton C13H1504 5 237.1132 237.1138 2.53
P8 9.683 C1oH10, 5 163.0764 163.0768 2.45
P9 10.71 Ci3H1505 5 221.1183 221.1190 3.17
IBP 1201 Ci3H150, 5 205.1234 205.1244 4.88

“ DBE - stepen nezasi¢enja

®ppm — relativna greska mase (A m).

A m = (m/z teorijska— m/z eksperimentalna) / m/z teorijska- 10°
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Primenjena tehnika MS-TOF (ESI) (masene rezolucije 13486) se odlikuje “mekom
jonizacijom” pa samim tim imalim stepenom fragmentacije. Molekulske formule proizvoda
degradacije su temeljno utvrdene na osnovu stepena nezasic¢enja (DBE)strukture i relativne
greSke mase (Am) na 4 decimale. Odgovaraju¢i analiti¢ki standardi za vecinu proizvoda
degradacije nisu bili dostupni.

U svim ovim tretmanima, identifikovano je 12 proizvoda degradacije IBP-a: pet
aromati¢nih i sedam alifaticnih proizvoda. Analiza masenih spektara je pokazala, da
prilikom razli¢itih tretmana postoji razlika u proizvodima degradacije.

Tokom DBD tretmana identifikovano je 9 proizvoda degradacije, od Cega su: Cetiri
aromati¢na i pi saradniciifati¢nih karboksilnih kiselina. U plazma reaktoru, izmedu dve faze
(vazduh - voda) usled prisustva visokoreaktivnih vrsta moguci su i razli¢iti mehanizmi
degradacije. Dominantan put degradacije ostvaren je kroz brz i direktan napad hidroksi
radikala na IBP.

Hidroksilovani molekuli 1BP-a su prvi zabelezeni proizvodi degradacije: proizvod
P9 (nastao napadom jednog hidroksi radikala), proizvod P7 (nastao napadom dva hidroksi
radikala). Proizvod P7 (2-[2-hidroksi—4—(1-hidroksi—2—metilpropil) fenil] propionska
kiselina) takode je identifikovan i nakon tretmana pulsnom radiolizom (Illés i saradnici
2013). Proizvod P3, verovatno je nastao uklanjanjem izobutil grupe sa proizvoda
P7.Proizvod P8, identifikovan je u DBD tretmanu i nastaje uklanjanjem tri metil grupe iz
IBP-a. Hidroksi radikali napadaju aromaticni prsten formiraju¢i hidroksilovane proizvode,
a potom dovode do otvaranja aromati¢ne strukture. Ovo je dokazano kroz identifikaciju
aromati¢nih karboksilnih kiselina (P1, P2, P4, P5 i P6), koje su bile finalni proizvod
degradacije. Najzastupljeniji proizvod u DBD tretmanu bila je alifticna karboksilna kiselina
P5.

U DBD/Fe* tretmanu identifikovano je samo cetiri proizvoda degradacije, 1 svi su
bili alifaticne karboksilne kiseline. Ovo pokazuje, da dodatak homogenog katalizatora u

DBD reaktor, ne samo da zna¢ajno poboljSava degradaciju ve¢ i stopu mineralizacije.
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Aromati¢na struktura IBP-a, kroz oskidacione reakcije, podleze otvaranju prstena a
potom i transformaciji u alifaticne kiseline: adipinsku kiselinu(P2); 6-oksi heksansku
kiselinu (P11), glutarnu Kiselinu (P10) i ¢ilibarnu kiselinu. Proizvodi P11 i P10 nisu
identifikovani nakon DBD tretmana bez dodatka homogenog katalizatora.

Nakon Fentonovog tretmana identifikovano je Sest proizvoda degradacije: 4
aromaticna i dva alifati¢na proizvoda. U degradaciji IBP —a, *OH radikal ima klju¢nu ulogu
u oksidaciji, znatno vise nego oksidacija kroz H,O, (Méndez-Arriaga i saradnici, 2008).
Ovde je identifikovan nov proizvod degradacije P12, koji nije zabeleZen nakon prethodna
dva tretmana. ZabeleZeni su i proizvodi koji su identifikovani nakon DBD tretmana bez
katalizatora (P7,P8 i P9). Proizvod degradacije P1 je identifikovana nakon tretmana u sva
tri sistema, a P14 je identifikovan samo nakon Fenton tretmana rastvora IBP -a. Pored veé
navedenih proizvoda degradacije nakon Fenton tretmana, identifikovani su i proizvodi P6
(CgH1204, A m =5.26 ppm), P13 (C11H1605, A m = 5.28 ppm) i P15 (C12H1604, A m=6.28
ppm), gde su P13 i P15 visoko hidroksilovani proizvodi identifikovani samo u rastvoru IBP
nakon Fenton tretmana, ali je relativna greska na cetiri decimale bila malo iznad 5 ppm,
tako da ovi proizvodi nisu uneti u kona¢nu tabelu ili publikaciju.

Poredenjem procenta degradacije i broja intermedijera najefikasnija degradacija
IBP-a je postignuta tretmanom u DBD reaktoru sa dodatkom homogenog katalizatora
(DBD/Fe”).

Efikasnost mineralizacije tretmana Fenton, DBD i DBD/Fe?* poredena je na osnovu
TOC vrednosti. Pocetna vrednost TOC-a za rastvor IBP-a je bila 41 mg/L. Nakon tretmana
od 15 min Fentonom ova vrednost je smanjena za 15 %. Tretman DBD je slabo umanjio
TOC vrednost (< 10%), a kataliticki NTP tretman (DBD/Fe”") je najefikasnije redukovao
TOC vrednost - 35%.

Mogu¢ nedostatak metoda moze biti neophodna neutralizacija nakon sva tri

tretmana radi ponovne upotrebe vode.
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4.11 Procena toksicnosti

Iz literature je poznatoda AOP —i uspesno degradiraju farmaceutske supstance, ali ne do
mineralizacije nego do proizvoda koji mogu biti manje toksi¢ni ili podlozniji biodegradaciji
u odnosnu na pocetne supstance.

Nakon vise preliminarnih istraZivanja, izabrana su dva test modela kako bi odredili
efikasnost AOP tretmana u odnosu na ekotoksi¢ni efekat tretiranih rastvora. Prac¢enjem
efikasnosti degradacije pomo¢u HPLC-DAD metode, preko smanjenja povrSine pika
ibuprofena, tretman je u svim sistemima zaustavljen nakon 15 min. Rastvori su ostavljeni u

mraku dodatnih 24 h neposredno pre nego §to je toksi¢nost testirana na V.fisheri i A. salina.

4.11.1 Vibrio fischeri

Inhibicija bioluminescence je upotrebljena kako bi se odredila ECsp vrednosti Tllsg
vrednost tretiranih rastvora ibuprofena. Literaturna vrednost LCso/ECspibuprofena za
V.fischeriiznosi 12 — 19,1 mg/L (Ferréi saradnici 2001).

Tabela 15.Toksi¢nost rastvora (IBP) nakon DBD, DBD/Fe’* i Fenton tretmana za V.
fischeri, izraZzen preko inhibicije bioluminescence od 50% (ECs) Sa intervalom poverenja

0d95% (u zagradi) iindeksom toksi¢nog uticaja (Tllsp); ND — toksi¢nost nije detektovana

Treated solution of IBP ECso (%0, VIV) Tlls
DBD ND ND
DBD/Fe** ND ND

Fenton 10,41 (7,30-14,84) 9,61

Nakon Fenton tretmana vrednost Tlls, je bila visoka (9,61) i ovaj rastvor se moze
Klasifikovati kao toksi¢an. Neki od proizvoda degradacije koji su identifikovani nakon
Fenton tretmana (P1, P7, P8 i P9) su takode identifikovani nakon tretmana u DBD i
DBD/Fe?* tretmanu(samo proizvod P1). Oba tretmana DBD iDBD/Fe®*nisu ispoljila
toksi¢ni efekat pri najviSoj testiranoj koncentraciji (50%, v/v) u kiveti sa bakterijskom

suspenzijom.
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Smatramo da je ovo rezultat snaznog oksidativnog dejstva koje imaju neselektivni
*OH radikali na mnoge organski zagadujuce supstance (Magureanu i saradnici, 2010).

Takode dugozive¢i molekuli koji nastaju u NTP tretmanu kao $§to su ozon i
vodonik- peroksid su stabilni molekuli koji mogu reagovati sa zagaduju¢om supstancom |
van reaktora (Dojcinovic i saradnici, 2011), tako da imamo produzeni efekat degradacije
aromati¢ne strukture do manje toksi¢nih intermedijera. Vodonik-peroksid koji je generisan
u reaktoru sa dodatkom homogenog katalizatora pobolj$ao je sveukupni oksidujuéi efekat
plazme kroz Fenton reakciju (Foto-Fenton) i unapredio efikasnost plazma tretmana
(Bubnov i saradnici, 2006).

Publikovane su studije u kojima je potvrden toksic¢ni efekat proizvoda degradacije
ibuprofena nakon foto-Fenton tretmana na V.fischeri, ali i to datoksi¢nost nije bila izazvana
vodonik-peroksidom (Klamerth i saradnici, 2010). Rezidualne koncentracije vodonik-
peroksida su nakon svakog tretmana ipak analizirane kolorimetrijskom metodom (UV/VIS)
pomocu titanil-sulfatnog reagensa.

Vodonik-peroksid u tretmanima DBD i DBD/Fe*formiran je pri elektricnom
praznjenju u vodi, a u Fenton tretmanu vodonik-peroksid je eksterno dodat na pocetku
eksperimenta kako bi se inicirala Fentonova reakcija (306 mg/L). Odredena koncentracija
vodonik-peroksida nakon DBD, DBD/Fe®*iFenton tretmana je bila: 11,24; 2,60 i 28,68
mg/L, respektivno. Najniza koncentracija H,O, uodena je nakon DBD/Fe** tretmana pri
poredenju sa nekatalitickim DBD tretmanom.

Gvozde (Fe?*) kao katalizator tro§i H,0, koji nastaje tokom praznjenjai dovodi do
formiranja dodatne koli¢ine « OH radikala (1 — 3). Vrednost LCso/ECs vodonik-peroksida
za V. fischeri je 10,20 mg/L (Sagim i saradnici 2014). Tretmani DBDi DBD/Fe?* nisu
pokazali toksi¢ni efekat i dalje nisu ispitivani, ali je koncentracija vodonik-peroksida nakon
Fenton tretmana bila dva puta veca od literaturne LCso/ECsq vrednosti i iznosila je 28,68
mg/L.

Izgledalo je kao da rezidualna koli¢ina vodonik-peroksida izaziva tokis¢ni efekat u
testu sa V.fischeri. Radi provere ove hipoteze upotrebljena je katalaza kako bi se uklonila
rezidualna koli¢ina vodonik-peroksida iz tretiranog rastvora. Uzorci Su ponovo

centrifugirani 10 min, a supernatant je ispitan u testovima toksic¢nosti na V.fischeri.
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Nakon primene katalaze, odredena je koncentracija vodonik-peroksida i ona je
iznosila 11,12 mg/L, tj. priblizno koncentraciji koja je uo¢ena nakon DBD tretmana (11,24
mg/L). Toksi¢ni efekat rastvora IBP-a koji je tretiran u ba¢ eksperimentu (Fenton I1I)
smanjen je i vrednost LCso/ECs (%,V/V) je bila 69,34 (62,04-76,64) u odnosu na vrednost
LCso/ECso pre upotrebe katalaze (Tabelal5) i Tllsg je bio dosta nizi (1,44).

Uprkos tome S§to je koncentracija rezidualnog vodonik-peroksida smanjena na
vrednost probliznu DBD tretmanu, toksi¢ni efekat IBP-a rastvora nakon Fenton tretmana je
merljivi moze se kategorisati kao klasa Il — “toksi¢an” (Pearsoone i saradnici, 2003).

U odnosu na DBD tretman proizvodi degradacije P7, P8 i P9 koji su takode
identifikovani nakon Fenton tretmana, imali su dva do tri puta visi intenzitet [cps], $to bi
moglo da objasni razliku u toksi¢énom efektu proizvoda degradacije.

U analizi proizvoda degradacije P12 i P14 primenjen je ECOSAR v1.11 softvertako
§to su njihove strukture prenete iz ChemDraw softvera u ovaj program.Prema strukturi
proizvoda degradacije i klasi sa odredenim ekotoksi¢nim efektom, kojoj identifikovana
supstanca pripada, procenjeni ekotoksi¢ni efekat P12 supstance, svrstane u neutralne
organske supstance, bio je da moze da izazove efekte u vidu narkoze, ali programom
predvidene vrednosti nisu bile zabrinjavajuce. Vrednost ECso/LCs za ribe, dafnije ili alge
je iznosio i preko nekoliko g/L. Proizvod degradacije P14 je Klasifikovan kao poli-
aldehidna struktura i predvidene vrednosti ECso/LCso(mg/L) za ribe, dafnijei zelene alge u
hroni¢nim i akutnim testovima su bile veoma niske, ¢ak ispod 1 mg/L. U bazi podataka
ovog programa nije pronadena konkretna vrednost za V. fischeri, ali predvidena toksi¢nost
strukture P14 moze biti objasnjenje toksi¢nog efekta na V.fischeri.

Pomoc¢u HPLC-a utvrdili smo da je koncentracija IBP-a, nakon 15 min tretmana u
Fentonu iznosila 9,82 mg/L. Ekotoksikoloskim ispitivanjem dobijena je ECs/LCso vrednost
od 10,41% (v/v). Koncentracija IBP-a u tom razblazenju uzorka jeiznosila 1,02 mg/L, $to je
znacajno ispod ECso/LCso vrednosti za ibuprofen (12-19,1 mg/L) tj. ekotoksi¢ni efekat
rastvora nakon Fenton tretmana je posledica novonastalih proizvoda degradacije.
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4.11.2 Procena toksi¢nosti primenom A.salina

U ekotoksikoloskim testovima, rezultati toksicnosti na zglavkarima mogu se
koristiti za predikciju akutne toksi¢nosti U testovima sa ribama. Ispitani rastvori nakon
tretmana u svim sistemima (DBD, DBD/Fe?*ili Fenton) nisu izazvali mortalitet A. salina
veéi od 50% pri najvisoj koncentraciji 100% (c, v/v) testiranog uzorka.

Vrednosti ECso/LCsp nisu mogle da se izraze, jer bi onda teorijski njihova vrednost
bila visa od 100% testiranog uzorka odnosno TUa <1 (TII50 <1), a tretirani rastvori se
mogu smatrati ,,nisko toksi¢nim*“ do ,,netoksi¢nim“ (Persoone i saradnici, 2003).
Kriterijumi validnosti- prezivljavanje u negativnoj kontroli > 90% iodgovor na pozitivnu

kontrolu (referentnu supstancu) su bili ispunjeni.
4.12 Degradacija IBP-a primenom EAOP-a

Degradacioni mehanizam ukljucuje formiranje hidroksilnih radikala na povrS$ini
elektrode, zbog cega se elektrohemijske metode ubrajaju u AOP -e, nazivajuéi se jo§ i
EAOP -i (eng. Electrochemical Advanced Oxidation Processes). Prema Comninelliis i
saradnici, (2008).

M + H,0 - M(OH*) + H* + e~ (61)
Nastali ‘OH radikali zatim reaguju sa organskom zagaduju¢om supstancom:

R+ M(OH*) > M+ RO+ H* + e~ (62)

Ispitanasu tri razlicita elektrodnasistema za degradaciju IBP-a: Pt-Pd, Pt-Zr i Pt-C, a

efikasnost degradacije je odredena preko smanjenja povrsine pika.
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U disertaciji je ispitana degradacija ibuprofena (60 mg/L) u nepodeljenoj,
dvoelektrodnoj elektrohemijskoj ¢eliji sa natrijum-sulfatom kao osnovnim elektrolitom.
Cilj je bio odrediti optimalne uslove u pogledu elektrodnog materijala, jacine struje i pH
vrednosti. Ispitani susledec¢i parametri:

1) jacina struje koja je primenjena u elektrohemijskoj ¢eliji (50, 100 1 200 mA)

2) pH vrednost (317)

3) uticaj elektrodnog materijala gde je FiSerova Pt elektroda kori$¢ena kao

anoda, a Zr, Pd ili Ckao katoda.

Najvisi procenat degradacije IBP-a, primenom EAOP- aje postignut tretmanom
rastvora u Pt - Pd sistemu - 98%, pri jacini struje od 100 mA i pH 3 (Slika 54a). U druga
dva sistema najvisi postignuti procenat degradacije IBP-a je bio 88,5% nakon Pt — Zr
tretmana i 82% nakon Pt - C tretmana. Radi poredenja efikasnosti degradacije IBP (60
mg/L) izmedu najefikasnijeg EAOP-a i najefikasnijeg AOP-a prikazan je hromatogram na
slici 53b.
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Slika 53. Efikasnost degradacija IBP — a (60mg/L) a) u elektrohemijskom sistemu Pt-Pd,
pH 3 1 razli¢itim intenzitetima struje (50, 100 1 200 mA) 1 b) Poredenje efikasnosti
degradacije IBP-a izmedu katalitickog NTP tretmana (DBD/Fe (II) i EAOP sistema Pt-Pd
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Mozemo uociti da i ako je postignut sli¢an procenat degradacije IBP-a u Pt - Pd
sistem - 98% u odnosu na DBD/Fe (ll) tretman — 99%, postoji razlika u efikasnosti
uklanjanja IBP-a i proizvoda degradacije iz tretiranog rastvora.

U slucaju Pt-Pd sistema, nakon tretmana od 30 minu tretiranom rastvoru IBP-a
identifikovani su samo proizvodi degradacije sa aromati¢nom strukturom, dok u
katalitickom plazma tretmanu (DBD/Fe®*) nakon 15 min identifikovani su samo proizvodi

degradacije sa alifaticnom strukturom (Slika 54).
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Slika 54. Degradacioni proizvodi ibuprofena nastali prilikom elektrohemijskog tretmana
(Pt-Pd, levo) i proizvodi degradacije IBP-a nastali katalitickim plazma tretmanom
DBD/Fe**
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Analiza masenih spektara je otkrila da nije doslo do otvaranja aromati¢nog prstena
ve¢ do oksidacije pocetnog molekula ibuprofena i uklanjanja bo¢nih supstituenata.
Medutim, nije doslo do otvaranja aromati¢nog prstena, $to znaci da nije doslo do smanjenja
TOC vrednosti. U tom pogledu se moze zakljuciti da su se prethodni tretmani pokazali
efikasnijim, ali ne treba iskljuciti elektrohemijski tretman, jer se primenom drugih

elektrodnih materijala (BDD) ili jacine struje mogu dobiti drugaciji rezultati.

4.12.1 Procena ekotoksicnosti rastvora IBP-a nakon EAOP tretmana primenom V. fischeri

Nakon tretmana rastvora IBP-a u Pt-Pd sistemu, najviSa testirana koncentracija
(50%, v/v) izazvala je procenat inhibicije bioluminescence od 35% do 45 %, tako da

vrednosti LCso/ECsg nisu odredene.

4.12.2 Procena ekotoksicnosti rastvora IBP-a nakon EAOP tretmana primenom primenom

A.salina

Toksi¢ni efekat mortalitet (%) A. salina rastvora IBP-a tretiranog u Pt-Pd sistemu
bio je ispod 30% pri najvisoj testiranoj koncentraciji od 100% (c, v/v).A.salina model nije
pokazao znacajan toksicni efekat tretiranog rastvora IBP-a u odnosu na V.fischeri koji je u
IBP-a.

A.salina i V.fischeri su standardni test modeli, koji se veoma Cesto koriste za brze i
pouzdane procene ekoloske toksi¢nosti uzoraka nakon AOP tretmana (Rizzo L, 2011). U
laboratorijskim uslovima A.salinatest se primenjuje kao preliminarni test za procenu
biohemijske aktivnosti razlicitih supstanci, jo§ od pocetka 80-tih (Vhanecka i Pearsone;
Song i Brown, 1998; Brix i saradnici, 2003; Nunes i saradnici, 2005; Da Silva i saradnici,
2014). V. fischerikao test model se korsiti viSe od 30 godina u proceni toksi¢nosti efluenata
(eng. whole effluent toxicity testing) Coleman i Qureshi (1985), proceni efikasnosti

tretmana otpadnih voda(Araujo i saradnici, 2005; Zgajnar Gotvajna i saradnici, 2009) i
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osnovnim istrazivanjima o nacinu delovanja i toksikoloskoj dinamicirazli¢itih supstanci i
smesa (Backhause i saradnici, 2000; Fulladosa i saradnici, 2005).

Drugi modeli ekotoksikoloskih testova poput Danio rerio i Lemna minor nisu bili
dostupni tokom izrade ove doktorske disertacije, ali ¢e biti obuhvaceni u planiranim

istrazivanjima u oblasti optimizacije AOP-a za tretman realnih uzoraka vode.

4.13 Poredenje konvencionalnih mikrobioloSkih tretmana i AOP tehnika u uklanjanju

ibuprofena iz vode

Farmaceutske supstance su dizajnirane da imaju biohemijski efekat u veoma malim
koncentracijama i otpornost na biolosku degradaciju (Chatzitakis i saradnici, 2008;
Mendez-Arriaga i saradnici, 2008). Znacajne koncentracije IBP-a (od 432 do 1105 ng/L) su
izmerene u vodotoku Temze, nizvodno od postrojenja za tretman vode (jugozapadni deo
Londona) (Jonathani saradnici, 2006; Roberts i Thomas 2006).

U SAD cak 15 razli¢itih zagadujucih supstanci, medu kojima je i ibuprofen,
izmereno je u koli¢inama od pg/L -ng/L u pijacoj vodi (Benotti 2009). U radu De la Cruz i
saradnika (2012) detektovano je 32 farmaceutska rezidua u otpadnoj vodi efluenata
postrojenja za preradu vode — tj. nisu uklonjeni klasi¢énim tretmanima za dekontaminaciju
vode.

Najcesce primenjeni bioloski tretman tj. biodegradacija u tretmanu zagadujuéih
supstanci (voda) je metoda aktivnog mulja pri aerobnim uslovima. Ova metoda pokazuje
veliku efikasnost uklanjanja IBP-a (70 - 99%), ali efikasnost ne samo ovog ve¢ svih
mikrobioloSkih tretmana varira u odnosu na temperaturu, aeraciju, vreme zadrzavanja
otpadne vode u rezervoarima za sedimentaciju (Tauxe-Wuersch i saradnici, 2005; Clara i
saradnici, 2005), porekla mulja (konzorcijuma), nacina primene i sezonskih varijacija.

Tehnike AOP ne mogu zameniti bioloski tretman u preci§¢avanju voda, ali mogu
biti upotrebljeni kao odgovarajuéi pred-tretman kako bi se povecala biodegradibilnost ili
kao post-tretman za uklanjanje perzistentnih organskih zagadujuéih supstanci.

U NTP reaktoru, u bilo kom od tretmana DBD ili DBD/Fe** nema potrebe za

dodatnim podesavanjem temperature ili pH vrednosti, izvorom UV svetlosti ili dodatnim
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koli¢inama H,0, tokom rada reaktora. Takode, molekuli koji nastaju praznjenjem u NTP
reaktoru kao $to su ozon i vodonik-peroksid kao stabilni molekuli mogu uticati na
degradaciju aromati¢nih struktura zagadujuéih supstanci i van reaktora (Doj¢inovici
saradnici, 2011) do manje toksi¢nih intermedijera. Sekundarni (¢vrsti) otpad ne nastaje
nakon NTP tretmana. Odnosno, AOP i EAOP tehnike treba upotrebiti radi efikasnije

degradacije organski zagadujucih supstanci u tretmanu otpadnih voda i voda za pice.
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5. ZAKLJUCAK

U okviru ove disertacije ispitana je degradacija razli¢itih organskih zagadujucih
supstanci primenom unapredenih oksidacionih procesa (eng. Advance Oxidation Processes,
AOP) kao metode za njihovo uklanjanje iz vode, sa posebnim osvrtom na ekotoksi¢nost
tretiranih uzoraka. Ispitana je degradacija 4CP (para-hlorfenola), reaktivnih azo boja i
ibuprofena pomocu sledecih procesa: Fentonov reagens, NTP (neravnotezne plazme, eng.
,nhon-thermal plasma”) tretman u DBD (eng.Dielectric Barrier Discharge) reaktoru, kao i
elektronemijske degradacije. Efikasnost degradacije zagadujucih supstanci primenom DBD
reaktora je modifikovana dodavanjem homogenih katalizatora (Fe?* ili H,0,) u cilju
poboljsanja efikasnosti procesa degradacije i smanjenja ekotoksikoloskog efekta.

Pored optimizovanja samih procesa degradacije optimizovane su i HPLC metode za
pracenje efikasnosti degradacije, kao i LC-MS (TOF) metode za identifikaciju proizvoda
degradacije nakon AOP (EAOP, eng.Electrochemical Advanced Oxidation Processes)
tretmana. Efikasnost mineralizacije zagaduju¢ih organskih supstanci odredena je preko
TOC (eng. Total Organic Carbon) vrednosti. Identifikacija proizvoda degradacije ne samo
da otkriva mehanizam i glavne korake u degradaciji ve¢ i objasnjava ekotoksikoloske
efekte tretiranih rastvora.

Tretman NTP u DBD reaktoru je ispitan tokom degradacije 4CP do manje toksi¢nih
intermedijera. Eksperimentalni rad je obuhvatio tri sistema za degradaciju 4CP: DBD,
DBD/H,0, i DBD/Fe®". Pra¢ena je efikasnost degrdacije rastvora 4CP u funkciji broja
prolaza tretiranog rastvora kroz DBD reaktor. Koncentracija 4CP, kao i koncentracija
pojedinih proizvoda degradacije merene su nakon svakog prolaza.

U svim sistemima za degradaciju 4CP uoceni su sli¢ni trendovi u nastanku siréetne i
mravlje kiseline. Koncentracije obe kiseline tokom tretmana bile su nize u sistemu gde je
kao katalizator upotrebljeno Fe’*u poredenju sa sistemom gde je kao katalizator primenjen
vodonik-peroksid (DBD/H,0,). Sistem DBD/Fe®* se pokazao kao najefikasniji tretman za
uklanjanje 4CP i malih organskih kiselina nastalih tokom degradacije iz vode.U odnosu na

druga dva sistema u sistemu DBD/Fe?*zabelezen je slab pik oksalne kiseline.
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Koncentracija hlorida u sva tri sistema je rasla tokom procesa degradacije, a najvisa
koncentracija hlorida je zabeleZena u sistemu sa dodatkom Fe?* katalizatora. Koncentracija
oslobodenih hlorida bila je u korelaciji sa uklanjanjem 4CP iz tretiranog rastvora.
Koncentracije malonske, maleinske i fumarne kiseline tokom procesa degradacije bile su
manje od 1 mg/L.

Procena toksi¢nosti pocetnog rastvora 4CP, kao i tretiranih rastvora u sva tri sistema
ispitana je pomoc¢u A.salina. U odnosu na pocetni (netretirani) rastvor 4CP, nakon tretmana
DBD/ Fe**procenat prezivelih larvi A. salinase povecao za 95%. Subletalni efekti koji su
zabelezeni izlaganjem larvi tretiranim rastvorima 4CP u DBD i DBD/H,0; sistemu nisu
uoCeni u Katalitickom NTP tretmanu (DBD/Fe®"). Sistem u kome je Fe?*dodato kao
homogeni katalizator, dao je manji nivo toksi¢nog efekta u odnosu na sistem sa dodatkom
H,0,. Objesnjenje za ovo moZe biti potrosnja vodonik-peroksida u DBD/Fe?* sistemu kroz
reakciju nalik Fentonovoj u odnosu na DBD/H,0; sistem.

Degradacija reaktivnih azo boja (RG15 - eng. Reactive Green, RY125 - eng.
Reactive Yellow i RB52- eng. Reactive Blue) primenom EAOP metoda ispitana je u
nepodeljenoj dvoelektrodnoj celiji, gde je kao anoda primenjena FiSerova platinska
elektroda, a kao katoda koris¢ene su: Pd, Zr ili C elektrode. Prvobitno je uradeno
optimizovanje efikasnosti degradacije reaktivnih boja i ustanovljeno je da se vrednosti kao
primenjeni pH i napona razlikuju. Optimalni uslovi degradacije za RG15 i RY125 bili su
napon od 12V i pH vrednost 9, dok je degradacija RB52 bila znatno efikasnija pri vrednosti
pH3.

Efikasnost degradacije pri optimalnim uslovima za degradaciju RG15 i RY125 je
dalje ispitana u tri razli¢ita EAOP tretmana: Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C.

UoCeno je da setretman sa elektrodnim sistemom Pt-Pd usvim ispitanim
eksperimentalnim postavkama pokazao kao najefikasniji tretman u degradaciji reaktivnih
azo boja. Zabelezeni procenat degradacije pri tretmanu koncentracije od 1000 mg/L svake
boje pojedinacno bio je 98% za RG15 i 97% za RY125. Tretmani sa elektrodnim sistemima
Pt-Zr i Pt-C takode mogu biti primenjeni za dekolorizaciju i degradaciju molekula boje.

Ekotoksikoloski efekat za obe boje bio je najnizi ili nije detektovan u rastvoru boja

nakon Pt-Pd tretmana. Statisticki znac¢ajna razlika (p < 0,05) u mortalitetu (%) odredena je
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izmedu pocetnog rastvora RG15 i rastvora tretiranih u Pt-Pdi Pt-Zr sistemu. Statisticki
znacajna razlika nije utvrdena (p > 0,05) izmedu pocéetnog rastvora RY 125 i rastvora nakon
svih primenjenih EAOP tretmana. Rastvori reaktivnih boja RG15 i RY125 nakon EAOP
tretmana ne prevazilaze toksi¢nost pocetnih rastvora boja i prema rezultatima testova
akutne toksi¢nosti za A. salina LCsp> 100 % (TUa <1) svi rastvori mogu biti klasifikovani
kao ,,nisko toksi¢ni* do ,,netoksiéni‘.

Parametri koji su bili optimalni za degradaciju RG15 i RY125, nisu imali istu
efikasnost pri degradaciji RB52. Kao najpovoljniji parametar degradacije RB52 pokazala se
vrednost pH 3 i potom su svi reakcioni sistemi (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C) ispitani na ovoj
vrednosti za razli¢ite vrednosti napona (4,5; 6 1 12 V). Utvrdeno je da su optimalni uslovi
za dekolorizaciju RB52 bili pH 3 i napon od 4,5 V u Pt-Zr sistemu (95%).Takode, uo¢eno
je da postoji statisticki znacajna razlika u ekotoksikoloskom efektu na A.salina izmedu
pocetnog rastvora boje u odnosu na rastvor boje tretirane u bilo kom sistemu (Mann-
Whitney U — test: p<0,05), ali ne i izmedu tri sistema elektrohemijske degradacije.

Toksi¢nost proizvoda degradacije nakon svih tretmana izrazena kao LCso vrednost
bila je za oko 40% veca od toksi¢nosti polaznog rastvora RB52 boje. Sistem Pt-Zr se
pokazao kao najefikasniji u dekolorizaciji RB52, zato je ispitivanje ponovljeno sa ve¢om
koncentracijom boje.Uoceno je da se toksicni efekat tretiranog rastvora ispoljava i na soju
V.fischeri. Efekat je bio intenzivniji $to je tretman RB52 u Pt-Zr sistemu duze trajao i
nakon 90 min dostize 100% inhibicije. Veca osetljivost oba test modela na proizvode
degradacije RB52 primenom EAOP-a, upucuje na to da ova tehnika u opisanim uslovima
nije optimizovana za degradaciju RB52 1 da buduca istrazivanja treba usmeriti na druge
AOP tehnike.

U slucaju ibuprofena (IBP), degradacija pomocu Fentona, nekatalitickog i
katalitickog DBD tretmana je bila veoma efikasna. Nakon kratkotrajnog tretmana od 15
min u DBD i Fenton tretmanu procenat degradacije IBP-a je iznosio 80%, dok je u sistemu
DBD/Fe?* dostigao 99%. Dodatak homogenog Katalizatora je poboljsao DBD tretman i
doprineo efikasnosti degradacije 1 mineralizacije zagadujuc¢e supstance u odnosu na
nekataliticki DBD 1 Fenton tretman. U svim tretmanima analizom masenih spektara,

identifikovano je 12 proizvoda degradacije IBP-a: pet aromati¢nih i sedam alifati¢nih
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proizvoda. Tokom nekatalitickog DBD tretmana identifikovano je 9 proizvoda degradacije,
od Cega su: Cetiri aromati¢na i pet alifaticnih karboksilnih kiselina. Nakon Fentonovog
tretmana identifikovano je 6 proizvoda degradacije: Cetiri aromati¢na i dva alifaticna
proizvoda. Nakon DBD/Fe*" tretmana detektovane su samo 4 alifati¢ne karboksilne
kiseline. One su ujedno bile i krajnji produkti degradacija. Tokom izrade ove doktorske
disertacije prvi put je primenjen pristup katalitickog NTP tretmana u degradaciji
ibuprofena.

Ekotoksikoloski efekat tretiranih rastvora u DBD reaktoru nije detektovan, ni u
slu¢aju kada je Fe?* koris¢eno kao katalizator. U odnosu na A.salina, V.fischeri je pokazao
veéu osetljivost na proizvode degradacije nastale tokom Fenton tretmana. Nakon Fenton
tretmana vrednost LCso/ECso = 10,41% (7,30-14,84) i prema vrednosti Tllsg (9,61) ovaj
rastvor se moZze klasifikovati kao ,.toksican®“. Kada je uklonjena rezidualna koncentracija
vodonik-peroksida,vrednost LCso/ECsp = 69,34 % (62,04-76,64), pa je i Tllsobio dosta nizi
(1,44), tj.tretirani rastvor je izazvao manji odgovor (toksi¢ni efekat) kod organizama.
Toksi¢ni efekat rastvora IBP-a nakon Fenton tretmana je merljiv i moze se kategorisati kao
klasa Ill — ,toksi¢an”. Ba¢ tretman je doveo do formiranja visoko hidroksilovanih
proizvoda degradacije, tako da se mora uzeti u obzir ekotoksikoloski efekat.

Najvisi procenat degradacije IBP-a prmenom EAOP- a je postignut tretmanom
rastvora u Pt - Pd sistemu - 98%, pri jaini struje od 100 mA i pH 3. U druga dva sistema
najvisi postignuti procenat degradacije IBP-a je bio 88,5% nakon Pt — Zr tretmana i 82%
nakon Pt - C tretmana. Analiza masenih spektara je otkrila da dolazi do nastajanja samo
aromati¢nih produkata (10) hidroksilacijom pocetnog molekula ibuprofena, ali i
oksidacijom 1 uklanjanjem boc¢nih supstituenata. Medutim, nije doSlo do otvaranja
aromati¢nog prstena, $to znaci da nije doslo do smanjenja TOC vrednosti.

Rastvor IBP-a nakon EAOP tretmana u testu sa V. fischeri doveo je do inhibicije
bioluminescence od 35% do maksimalno 45 %, kada je koncentracija testiranog uzorka
iznosila (50%, v/v), tako da vrednost od 50 % inhibicije nije dostignuta.
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Efekat rastvora IBP-a tretiranog u Pt-Pd sistemuna mortalitet (%) A. salina je bio
ispod 30%, pri najvisoj testiranoj koncentraciji od 100% (c, v/v), a V.fischerise pokazao
EAOP (Pt-Pd) tretmana.

Kataliticki NTP tretman pokazao se kao najefikasniji tretman za degradaciju 4CP i
ibuprofena u odnosu na nekataliticki NTP tretman. EAOP - i su se pokazali kao
potencijalno efikasni tretmani u degradaciji reaktivnih azo boja, ali ne i ibuprofena.
Tehnike AOP —a, ne mogu zameniti klasi¢ne tretmane u preciséavanju voda, ali mogu biti
upotrebljene kao odgovarajuci pred-tretman kako bi se povecala biodegradibilnost ili kao
post-tretman za uklanjanje perzistentnih organskih zagadujuéih supstanci. Takode, mora
postojati kontrola ekotoksikoloskog efekta proizvoda degradacije pre nego $to se tretirani

efluenti ispuste u zivotnu sredinu.
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Marijana Markovié¢ je rodena 22.05.1984. godine u Cacku. Posle zavriene
gimnazije 2003. godine upisala je studije ekologije i zastite zivotne sredine na
Bioloskom fakultetu u Beogradu gde je diplomirala 2009. godine sa prose¢hom ocenom
9.71 tokom studija i ocenom 10 na diplomskom radu. Skolske 2010/2011. godine
upisala je doktorske studije na Hemijskom fakultetu Univerziteta u Beogradu, kao
stipendista Ministarstva prosvete, nauke i tehnoloskog razvoja Republike Srbije. Od
februara meseca 2012. godine zaposlena je kao istraziva¢ pripravnik u Centru za
hemiju, Instituta za hemiju, tehnologiju i metalurgiju na projektu ,.Simultana
bioremedijacija i soilifikacija degradiranih prostora, za ocuvanje prirodnih resursa
bioloski aktivnih supstanci i razvoj i proizvodnju biomaterijala i dijetetskih proizvoda“
(111 43004). Iste godine je izabrana u istrazivac¢ko zvanje istraziva¢-saradnik.

Tokom doktorskih studija zavrsila je obuke: “EUROTOX -Osnovini Kkurs
toksikologije iz oblasti medicine” (Beograd, 2011), “Zvani¢no priznavanje i dobra
eksperimentalna praksa“ u okviru ,,Twinning* projekta, “Usaglasavanje nacionalnih
propisa u oblasti registracije i kontrole sredstava za zastitu bilja sa propisima Evropske
unije i primena novih zakonskih propisa“ (Beograd, 2012), “LECOTOX" letnja Skola
prakti¢ne i primenjene ekotoksikologije (Novi Sad, 2012), obuka za rad na Thermo
Scientific HPLC sistemu DIONEX Ultimate 3000, sa sistemom Chromeleon 6.8
(Beograd, 2012), “Procenu rizika u oblasti ekotoksikologije” (Beograd, 2012 i 2013),
,Petnicku Skolu mikroskopije* (Valjevo, 2013) i skolu primene softvera “MERLIN-
Expo tool” za predvidanje ekspozicije hemijskim supstancama u razli¢itim medijumima
zivotne sredine (Beograd, 2015). Aktivni je c¢lan Srpskog hemijskog drustva i
Biohemijskog drustva Republike Srbije.

Uza oblast istrazivanja Marijane Markovi¢ odnosi se na zastitu zivotne sredine i
obuhvata ekotoksikoloska ispitivanja prednosti i posledica primene unapredenih
oksidacionih procesa (DBD - dielektriénog barijernog praznjenja) u tretmanu otpadnih
voda. Postignuti nauéni rezultati ostvareni su u okviru nau¢nih projekata koje finansira

Ministarstvo prosvete i nauke, Republike Srbije. Marijana Markovi¢ je koautor devet
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nauc¢nih radova publikovanih u medunarodnim Casopisima: €etiri rada u vrhunskim
medunarodnim c¢asopisima (M21), jedan rad u istaknutom medunarodnom casopisu
(M22) i €etiri rada u medunarodnim ¢asopisima (M23). Odrzala je jedno predavanje
po pozivu na medunarodnom Skupu Stampano u izvodu (M32), Cetiri saopStenja na
medunarodnim skupovima (M34) i sedam saopStenja na skupovima nacionalnog
znacaja (M64). Celokupna bibliografija kandidata, kategorisana prema Kriterijumima

Ministarstva nauke Republike Srbije, data je u Prilogu koji sledi.
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1.1.1 M. Jovi¢, D. Manojlovié, D. Stankovi¢, M. Markovi¢, I. Andelkovi¢, J. Papan,
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Palladium and Graphite Electrode®, CLEAN - Soil, Air, Water 41 (2013) 804-
808, orginalni nau¢ni rad.
ISSN: 1863-0669
Impakt faktor: =1.838 (2013)
Oblast: Vodni resursi (23/81)

1.1.2 M. Markovié, M. Jovi¢, D. Stankovi¢, V. Kovacevi¢, G. Rogli¢, G. Gojgic¢-
Cvijovi¢, D. Manojlovi¢, ,, Application of non-thermal plasma reactor and Fenton
reaction for degradation of ibuprofen®, Science of Total Environment, 505 (2015)
1148-1155, orginalni nau¢ni rad.

ISSN 0048-9697

Impakt faktor: 3.163 (2013)

Oblast: Nauka o0 zivotnoj sredini (35/216)

1.1.3 R. Krgovié., J. Tritkovié, D. Milojkovié-Opsenica, D. Manojlovi¢, M.

Markovi¢, J. Muti¢, ,,Phytoextraction of metals by Erigeron canadensis L. from fly
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ash landfill of power plant Kolubara®, Environmental Science and Pollution
Research (2015) 10, orginalni naucni rad.

ISSN 0944-1344

Impakt faktor: =2.75 (2013)

Oblast: Nauka o0 zivotnoj sredini (57/216)

1.1.4 1. Andjelkovic, D. N. H. Tran, S. Kabiri, S. Azari, M. Markovic, and D. Losic,
,Graphene Aerogels Decorated with a-FeOOH Nanoparticles for Efficient
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1.2.1 D. Stankovi¢, G. Rogli¢, J. Muti¢, |. Andjelkovi¢, M. Markovié¢ i D.
Manojlovi¢, ,,Determination of Copper in Water by Anodic Stripping Voltammetry
Using Cu-DPABA-NA/GCE Modified Electrode®, International Journal of
Electrochemical Science, 6 (2011) 5617 — 5625, orginalni nau¢ni rad.

ISSN 1452-3981

Impakt faktor: = 2.808 (2010)

Oblast: Elektrohemija (9/26)

1.3 Nau¢ni radovi publikovani u medunarodnim ¢asopisima (M23):

1.3.1 B. P. Doj¢inovi¢, G. M. Rogli¢, B. M. Obradovi¢, M. M. Kuraica, T. B. Tosti, M.
D. Markovi¢ i D. Manojlovi¢, ,,Decolorization of Reactive Black 5 using a dielectric
barrier discharge in the presence of inorganic salts“, Journal of Serbian Chemical
Society, 77 (2012) 535-548, orginalni nau¢ni rad.

ISSN 0352-5139

Impakt faktor:= 0.725 (2010)
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Oblast: Multidisciplinarna hemija (98/147)

1.3.2 M. Markovi¢, M. Jovi¢, D. Stankovi¢, J. Muti¢, G. Rogli¢, D. Manojlovié,
,Toxicity Screening after Electrochemical Degradation of Reactive Textile Dyes,
Polish Journal of Environmental Studies, 23 (2014) 2103-2109, orginalni nau¢ni rad.
ISSN 1230-1485

Impakt faktor = 0.600 (2013)

Oblast: Nauka o zivotnoj sredini (181/216)

1.3.3 I. Andjelkovic, D. Stankovic, M. Jovic, M. Markovic, J. Krstic, D. Manojlovic,
G. Roglic, ,,Microwave-Hydrothermal synthesis of TiO,and zirconium doped
TiO, adsorbents for removal of As(111) and As(V)“, Journal of Saudi Chemical Society
18 (2014), orginalni naucni rad.

ISSN: 1319-6103

Impakt faktor = na SCI (SCI) listi bez impakt faktora,

Oblast: Multidisciplinarna hemija (82/152)

1.3.4 B. D. Kekez, G. D. Gojgic-Cvijovic , D. M. Jakovljevic, J. R. Stefanovic Kaojic,
M. D. Markovic, V. P. Beskoski, M. M. Vrvic, ,,High Levan Production by Bacillus
licheniformis NS032 Using Ammonium Chloride as the Sole Nitrogen Source®, Applied
Biochemistry and Biotechnology, 175 (2015) 3068-3083, orginalni nauc¢ni rad.

ISSN 0273-2289

Impakt faktor:= 1.687 (2013)

Oblast: Biotehnologija i primenjena mikrobiologija (102/165)

2. Zbornici medunarodnih nauénih skupova (M30)

2.1 Predavanje po pozivu sa medunarodnog skupa stampano u izvodu (M32)
2.1.1 M. Markovi¢, B. Kekez, D. Jakovljevi¢, G. Gojgi¢-Cvijovi¢, D. Manojlovié, V.
Beskoski i M. Vrvi¢, ,Potential environmental application of microbial
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polysaccharides®, 23rd Symposium on Environmental Chemistry u Kjotu, Japan 14-16
maj, 2014. godine, Knjiga apstrakta, str.84.

2.2 Saopstenje sa medunarodnog skupa Sstampano u izvodu (M34)

2.2.1_M. D. Markovié, D.D. Manojlovié¢, G. Rogli¢, B. Obradovi¢, M. Kuraica i B.

Dojc¢inovi¢, ,,Determining toxicological effect of Reactive Textile Dye (RB 5) after

decolorization treatment using Coaxial Dielectric Barrier Discharge (DBD)*“ usmena
prezentacija, YISAC 2011, 18 th Young Investigators Seminar on Analytical Chemistry,
Novi Sad, Serbia, 2011. godine,

Knjiga apstrakta, str 67.

2.2.2 M. Markovié, M. Jovi¢, B. Doj¢inovi¢, J. Papan, I. Andelkovi¢, D. Stankovi¢, G.
Rogli¢ i D. Manojlovié, ,,Degradation of NSAID by Fe(ll) as catalyst®, 23rd Congress
of Chemists and Technologist of Macedonia, Knjiga apstrakta, 8- 11 oktobar 2014.
godine Ohrid, str 136. (ISBN: 978-9989-668-99-9)

2.2.3 M. Markovié, G. Gojgi¢-Cvijovi¢, D.Stankovi¢, V. Kovacevi¢, B. Kekez, G.

Rogli¢ 1 D. Manojlovi¢ ,,Toxicity screening after application of different 4OPs for
degradation of ibuprofen, ,,4 th Young Environmental Scientist Meeting of SETAC*
od 14 do 19 marta 2015 godine u IS Petnici, Valjevo.

2.2.4 M. Markovié, 1. Andelkovié, Lj. Andelkovi¢-Berberian, D.Stankovié¢, M. Zlatar,
M. Peri¢, Goran Rogli¢, D. Manojlovi¢, ,,Utilization of AOPs for degradation of
emerging contaminants and reactive dyes*, International conference Contaminated sites

Bratislava, 27 — 29 maj 2015, u Bratislavi, Slovacka, Knjiga apstrakta, str. 220-221
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3.1 M. D. Markovié¢, D.D. Manojlovi¢, G. Rogli¢, B. Obradovi¢, M. Kuraica i B.

Dojéinovié, ,,Artemia salina test akutne toksicnosti — odredivanje toksikoloskog efekta

tekstilne boje Reactive black 5 posle obezbojavanja primenom koaksijalnog DBD
reaktora“ Usmena prezentacija, Kratki izvodi radova, XLIX savetovanje Srpskog
hemijskog drustva, Kragujevac, Srbija, 2011. godine str. 65. (ISBN 978-86-7132-045-0;
UDC 54(048), 66(048); COBISS.SR-ID 183591692)

3.2 M. D. Markovi¢, D.D. Manojlovi¢, M. Jovi¢, D. Stankovi¢, B. Dojéinovi¢, G.
Rogli¢, Procena ,,Toksicnosti azo boje Reactive Blue 52 nakon elektrohemijskog
tretmana“, Program 1 kratki izvodi radova, Prva konferencija mladih hemicara Srbije
(19-20. Oktobar, 2012, Beograd, Srbija), Igor Opsenica, Aleksandar Dekanski, Ur.,
Srpsko hemijsko drustvo, Beograd 2012, str 76.

3.3 M. Markovié, B. Dojc¢inovi¢, J. Nesi¢, M. Nati¢, T. Tosti, B. Obradovi¢, G. Rogli¢,
~Procena toksicnosti para-hlorfenola, nakon degradacije u DBD reaktoru®, Knjiga
izvoda, 6. Simpozijum Hemija 1 zaStita Zivotne sredine EnviroChem 2013 sa
medunarodnim uce$¢em, (21-24 Maj 2013. Vrsac, Srbija), I. Grzeti¢, B. Radak, V. P.
Beskoski, Ur. Srpsko hemijsko drustvo, Beograd, 2013., str. 144 (ISBN 978-86-7132-
052-8; UDC 54(048), 66(048);COBISS.SR-ID 198328844).

3.4 M. Stevanovi¢, D. Brki¢, M. Markovi¢, M. Jovi¢, T. Tunié, V. Knezevié, 1 S. Gasic,
Pesticidi u vodi i njihov uticaj na akvatiéne organizme, ,,Delovanje herbicida
klomazona na rast vodene vrste Lemna minor“. Zbornik radova XIlI Savetovanja o
zastiti bilja, (25-29. novembar 2013. godine), Drustvo za zastitu bilja Srbije, Zlatibor,
str. 125 (ISBN 978-86-83017-24-9).

3.5 M. Stevanovi¢, D. Brki¢, M. Markovi¢, M. Jovi¢, T. Tunié, V. Knezevi¢, i S. Gasic,

»Pesticidi u vodi i njihov uticaj na akvaticne organizme, Uticaj klomazona na
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Savetovanja o zastiti bilja, (25-29. novembar 2013. godine.) Drustvo za zastitu bilja

Srbije, Zlatibor, str.126 (ISBN 978-86-83017-24-9).

3.6 M. Markovi¢, M. Jovi¢, J. Papan, D. Stankovi¢, G. Rogli¢ i D. Manojlovic,
,Bioloski test za procenu toksicnosti elektrohemijske degradacije azo boje pomocu
cirkonijum (Zr) i grafitne (C) elektroda‘, Knjiga izvoda, 6. Simpozijum Hemija i zasStita
zivotne sredine EnviroChem 2013 sa medunarodnim u¢es¢em, (21-24 Maj 2013. VrSac,
Srbija), I. Grzeti¢, B. Radak, V. P. Beskoski, Ur. Srpskohemijskodrustvo, Beograd,
2013., str. 142 (ISBN 978-86-7132-052-8;UDC 54(048), 66(048);COBISS.SR-ID
198328844).

3.7 J. M. Papan, M. S. Jovi¢, G. M. Rogli¢, M. Markovi¢, I. B. Andelkovi¢, B. P.
Dojc¢inovi¢, D. M. Stankovi¢, D. D. Manojlovié, ,,Degradation of triketone herbicides
in Danube water, with chlorine-dioxide “, 51. savetovanje Srpskog hemijskog drustva,
Nis, Srbija, 5-7 jun 2014. godine, Sofija Sovilj, Igor Opsenica, Aleksandar Dekanski,
Ur. Srpsko hemijsko drustvo, Beograd 2014. str. 55 (ISBN: 978-86-7132-054-2,
COBISS.SR-ID 207407372).
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