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CTPYKTYPHO  DPa3jIM4YMTHUX OpraHcKMX nomyraHara 1,2,3-
tpuxnopbensena (enr. 1,2,3-trichlorobenzene, 1,2,3-TCB) u
anaxjopa y Boau. /logaTHO, UCTIMTHBAH je YTHIAj pEeaKIMOHUX
ycinoBa yHanpeheHUX OKCHIAIMOHMX IIPOLECa, YTUIAj BOACHOT
MaTpukca (Hmp. mpupomHe oprancke wmarepuje (IIOM) u
HEOPTaHCKH jOHHW), Ka0 W MOTCHIHjaTHA TOKCHIHOCT CHPOBE U
Tperupane Boze npe u mocie AOPS tpermana mpumerom Vibrio
fischeri recra.

HcnutiBatbem mpumene mupektHe UV (enr. ultraviolet
radiation, UV) ¢ortonuse 3abenexen je Behu cremneH
Jerpajanuje anaxiopa y oaHocy Ha 1,2,3-TCB, mto ce mMoxe
NPUITHACATH HETOBOM PEJIATHBHO BUCOKOM KBAaHTHOM IPHHOCY U
MOJIAPHOM alCOPILMOHOM KoeduuujeHty. Y mnopehewy ca UV
dhoTonusom, 3HaTHO ehrKacHHUja Aerpaaanyja oba MOJIyTaHTA j&
MOCTUTHYyTa NpUMEHOM cBux wucnutuBanux AOPS, ycnen
OKCHIATHUBHOI Hamajga BHCOKO DEAKTHBHUX  CJIOOOTHHX
pamukana, HO™ u SO,", ¢opmupanux tokom UV/H,0,,
UV/S,05> 1 UV/HSOs mporeca, Ha Mmojekyn 1,2,3-TCB u
amaxnopa. Iemepamno, UV/S,0¢” mporec ce MOKazao Kao
HajeUKACHUjU 3a pasrpaamy 00a MOJTyTaHTa Yy CHHTECTHYKAM
BOJICHMM MaTpHKCHUMa oOoraheHHMM XyMHHCKHM KHCEJIHHAMa
(enr. humic acids, HA) u xunporenkapboHaTHMA, IITO CE MOXKE
npunucatu Behoj cenexkrusHoctn SO, y ommocy wa HO'
panykaie mpema OpraHcKoM cyncrpaTy. bp3una pasrpanme
1,2,3-TCB u anaxyiopa npumenom AOPS omana ca mopactom
MOYeTHEe KOHIEHTpanuje xyMmuHcke kucenune (2-12 mg C/l
DOC) u xunporenkapbonara (100-500 mg/l) y Boju, npu yemy
KOHCTaHTa  Op3WHEe  Jerpajanuje  I[CeyIo-IPBOT  pena
(x BpemHoCT) omama y cineneheM HH3Yy y OZHOCY Ha mpoLec:
UV/S,08> > UV/HSOs > UV/H,0,. IMopehiewem ca
pesynTatumMa NOOWjeHHM Y YATPAYHCTO] N€jOHU30BAHO] BOIM,
3amaxka ce Ja cy obe HCIHUTHBaHEe BPCTE MCIOJbUIC edekar
Xeamaua“ cno0OHUX paarKaia TokoM ucnutuanux AOPS. Y
CHHTETHYKOM BOJICHOM MAaTpHKCy, 3abenexen je Behn
HHXUOUTOPHHU e(eKaT XYMUHCKHUX KHCelIMHa y mopehemy ca
XuaporeHkapooHatuMma Ha pasrpaamy 1,2,3-THB u amaxmiopa
npumeHom AOPS. VYtepliena je mobOpa kopenamuja usmely
moyeTHe KoHIeHTpamuje HA 1 BpegHoCTH 32 KOHCTaHTE Op3HMHE
Jerpajamyje  NCeylo-pBOr  peda W KOHIEHTpaluje
XHUAPOTreHKapOoHaTa 1 K BpeJHOCTH 32 MCIUTHUBAHE MOJYyTaHTE
(R?=0,92-0,99). Haje¢uxacuuja pasrpagma 1,2,3-TCB (10
99%) ynanpeleHUM OKCHIALIMOHMM HpolLieCHMa IOCTUTHYTa je
npuMeHoM Behe  KOHIEHTpauuje OKCHIaHaTa BOJOHHK-
nepokcuaa, mnepcyindara (IIC) wam mnepokcuMoHOCYydaTa
(IMC) (0,3 MM), MoK je BHUCOK CTEIEH pasrpame araxjiopa
(>90%) 3abenexeH U y ciiydajy NPUMEHE HIKE KOHIEHTpAIIHje
okcuaanara (0,03 mM) u gosze UV 3padema ox 1400 mJ/cmz, ca
M3y3eTKOM MaTrpukca ca HajsehoM KoHmeHTpamujom HA
(makcumanHO 75-85% pasrpagme MCIUTHBAHUX IIOJyTaHATA).
Y1BpheHo je a creneH pasrpaame UCIIMTHBAHUX TOJIyTaHATa Yy




OPUPOAHMM BOIeHUM Matpukcuma mnpumeHom UV/H,0, wu
UV/S,0s> mpoueca omaza ca mopactom pH (5-9,5), mok
npumeroM UV/HSOs mporeca pacte y HCIUTHBAHOM OIICETY
pH. V oncery pH 5-7 HajedukacHMja OKCHIATHBHA pa3Tpalmba
1,2,3-TCB y mnpupomuuM Bomama (>95%) mnocturayra je
npumerom UV/H,0, mporeca, oms. UV/S,05> mporeca y
ClIydajy amaxyopa, JOK je y 0a3HOj cpennHH HajepuKacHHja
pasrpagma oba mosiyranTta 3abenexena npumeHom UV/HSOg
mporeca. Y ciIydajy TpeTMaHa MOA3eMHE BOAe, KOjy
kapaktepume Behu campxkaj [IOM xuapodobHuje npupoae u
Behn anmkamureT y OJHOCY Ha MOBPLIMHCKY BOJY, YOUYEH je
M3paXEeHUju MHXUOMTOPHM edekaT Ha pasrpagmy o0a
nojytaHta npumMeHoM ucrutuBanux AOPS. Bpsuna pasrpanme
1,2,3-TLb y npupoaHuM MaTpuKCcUMa omnaja cliefehum Hu30M:
UV/H,0, > UV/HSOs > UV/S,0" (pH 5-7), ommOCHO:
UV/HSOs > UV/H,0, > UV/S,04” y 6asoj cpemmu (pH 9,5).
C npyre crpaHe, Op3uWHa pasrpaime anaxjopa je omajaia
crenehuM TpeHIOM: UV/S,04* > UV/H,0, > UV/HSOs Ha pH
5, omHocHO: UV/HSOs™> UV/S,04” > UV/H,0, Ha pH 8-9,5.
EBanynpambeM  eKCIICpUMEHTAIHUX pe3yirata I[PUMEHOM
aHaJM3e TJIaBHHX KOMIIOHCHTH YTBPHEHO je 1a Ha pasrpaimy
1,2,3-TCB y npupoHuM BoaMa HEIITO 3Ha4YajHUjH YTHIAj Ma
MOYeTHA KOHLEHTpAI1ja IPUMEHEHNX OKCHIaHaTa Y OJHOCY Ha
no3y UV 3pauema u mouetHy pH BpeaHoCT. YTHIIA] IPOIICCHUX
napaMeTapa Ha OKCHJATHUBHY pasrpaliiby anaxjopa je HEITo
M3paXEHHUjH Yy MOJ3EMHO] Y OJHOCY Ha MOBPIINHCKY BOIY, MPH
yemy pH Bpemoct mMa HajBehm yTHIIa] Ha CTEIEH pas3rpalibe.
PasBujeHn cy ¥ TpeIVIOKEHH MNPEAUKTHBHH MOJEIH 3a
pasrpaamy 1,2,3-TCB u amaxiopa y npupoIHUM BOAaMa, KOjH
omoryhasajy mpensuhame ehUKACHOCTH pasrpalmke OPraHCKHX
nonyranta (%) ysumajyhm y o63up mnpomenssuBe (TOC,
aNKaNTeT, KOHIICHTpanrja okcuaanara, pH, mo3a UV 3pauema)
y MCHMTHUBAHOM OIICEry IMpPOLECHHX M MapaMerapa KBaJuTeTa
BOJIA.

IpentoxkeH je mexanuszam pasrpaame 1,2,3-TCB u amaxiopa,
kao u [IOM npucyTHUX Y UCIIUTUBAHUM BOJama, y MPHCYCTBY
Pa3IMUUTHX OKCUIAIIMOHUX BpCTa reHepucanux tokom AOPS.
OxcuparuBHa pasrpaama 1,2,3-TCB ce oxsumja mpeko 2,3,4-
TpuxjopdeHosa Kao MHTEpMeanjepa, KOjiu ce TOKOM TpeTMaHa
pasrpahjyje 1o kapOOKCHITHMX KHCelnnHa (CUphieTHa, OKcalHa,
MaJleMHCKa ®  (ymapHa), Kao KpajlbUX OKCHAAIMOHUX
nponykata. OKcupaTHBHa pasrpajima anaxjopa oOyxBaTa
packuname W onBajame N-merokcumerumn u N-xmopanernn
rpyna, OKCHAALM]y apuiiHe eTHJ Tpyle, UHUKIU3alujy |
packuiame Beza y OCH3€HOBOM IIPCTEHY 110 KapOOKCHIHUX
KncennHa (cupheTHa, MPONMOHCKA W OKCaJHA), Kao KpajmHuX
npoaykata. dotopasrpagmom [IOM cmameH je caapikaj
YKYITHOT OPraHCKOT yribeHHKa 3a oko 40% y MOBPIIMHCKO],
ormH. oko 20% y momzemuoj Boxu (pH 9,5). Hajeehm campikaj
angexuna je 3abenexxeH y Boau tperupanoj UV/H,0,




MPOLIECOM, TIe C€ MaxOM TE€HEpHIIY XHUAPOKCHI PaJHKaId U
Jpyre peakTUBHE Kuceonnune Bpcre. [Ipumenom Vibrio fischeri
Tecta yTBph)eHO je nJa Kpajibu HYCIPOAYKTH OKCHIATHBHE
pasrpangme o00a TONyTaHTa HE WCIOJbaBajy 3HAYajHU]Y
TokcmaHOCT (<10%). Mebhyrum, wu3y3eTak ce jaBma Yy
nojequHuM wHTepMeaujepanM daszama UV/H,0, u UV/HSOs
(400-600 md/cm?; 0,3 MM) TpeTMaHa CHHTETHYKOT MaTpuKca
oborahieHOT XyMHUHCKUM KHCEJIMHAMa M IPHPOIHHM BOJaMa,
NP YeMy JO0JIa3U [0 HArJIOT CKOKa TOKCHYHOCTH (MAaKCHMAaHO
10 70%), KOju ca MPOAYXEHEM DPEaKIMOHOT BpeMEHa omaja.
Pasnor Tome je BepoBaTHO OKcHmaTHBHa pasrpanma [IOM vy
BOIM, Kao u Moryhe dopmupame morapHHjuX MHTEPMEOHjepa
KOJH HUCY UJICHTU(HKOBAHU TOKOM HCTPRKHBAIbA.

EBanyupajyhin mobujeHe pesyirare Ha OCHOBY e(HKaCHOCTH
pasrpaime OpraHCKMX MOJyTaHata M  TeXHO-€KOHOMCKOT
aliceKTa MOXKE €€ 3aKJbYYUTH Ja MNPEOHOCT HMa HEIITOo
kouBeHnmonanauju UV/H,0, tperman y oanocy Ha SR-AOPS.
Melhytum, yrkomuko ce y3Mme y 003up u KBaauTeT oopal)eHe Boje
Ca €KOTOKCHKOJIOIIKOT aclleKTa, Ka0 M MOTPOIIhA SICKTPUYHE
eHepruje 1Mo m® BOJIE, 3allaxka ce Ja UV/SZOSZ' IpoIIeC MOXKe

OWTH aJIeKBaTHa aNTepHATHBA OKCHIALMOHOT TpPETMaHa
UV/H,0, nporiecy.
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water matrix (e.g. natural organic matter (NOM) and inorganic
ions), as well as the potential toxicity of the raw and AOPs
treated water using Vibrio fischeri test were also investigated.
Application of direct UV-C photolysis led to a greater degree of
alachlor degradation than 1,2,3-TCB, which can be attributed to
its relatively high quantum vyield and molar absorption
coefficient. Compared to UV photolysis alone, degradation of
both pollutants was significantly more efficient whilst applying
the investigated AOPs, due to oxidative attack on the 1,2,3-TCB
and alachlor molecules by highly reactive free radicals, HO" and
SO,”, formed during the UV/H,0,, UV/S,04% and UV/HSOs
processes. Overall, the UV/S,0g* process was the most
effective for the degradation of both pollutants in synthetic
water matrices enriched with humic acids and hydrogen-
carbonates, which can be attributed to the higher selectivity of
SO,” relative to HO' radicals towards organic substrate. The
degradation rates of 1,2,3-TCB and alachlor achieved by AOPs
decreased with increasing initial concentration of humic acid
(2-12 mg C/L DOC) and hydrogen carbonate (100-500 mg/L) in
water, where the pseudo-first-order rate constants (k values) of
the processes decreased in the following order: UV/S,05% >
UV/HSOs > UV/H,0,. In comparison with the results obtained
in ultrapure deionized water, it is notable that both investigated
species showed the scavenging effect of free radicals formed
during the AOPs. In the synthetic water matrix, a higher
inhibitory effect on the degradation of 1,2,3-TCB and alachlor
by AOPs was observed for humic acids compared to hydrogen
carbonates. Additionally, a good correlation was observed
between the initial HA concentration and the degradation rate
constants as well as for the hydrogencarbonate concentration
and k values (R? = 0.92-0.99) for both pollutants. The most
effective degradation of 1,2,3-TCB (up to 99%) by AOPs was
achieved by applying the higher concentration of oxidants,
hydrogen peroxide, PS or PMS (0.3 mM), while a high degree
of alachlor degradation (>90%) was observed when a lower
oxidant concentration (0.03 mM) and UV fluence of
1400 mJ/cm* was used, with the exception of the matrix with
the highest HA concentration (maximum 75-85% degradation
of the both pollutants).

The degradation of both pollutants in natural water matrices
using the UV/H,0, and the UV/S,0¢” processes decreased with
increasing pH (5-9.5), while the efficacy of the UV/HSOg
process increased over the investigated pH range. In the pH
range of 5-7, the most efficient oxidative degradation of 1,2,3-
TCB in natural waters (>95%) was achieved by applying the
UV/H,0, processes, while UV/S,0¢* process was the most
effective for alachlor degradation. In basic pH conditions, the
most efficient degradation of both pollutants was observed
using the UV/HSOs process. In the case of groundwater
treatment, with a higher content of hydrophobic NOM and




higher alkalinity, the inhibitory effect on the degradation of both
pollutants by AOPs was more pronounced compared to the
surface water. The 1,2,3-TCB degradation rate in natural waters
decreased in the following order: UV/H,0, > UV/HSOs >
UV/S,0¢* (pH 5-7), and: UV/HSOs- > UV/H,0, > UV/S,04”
in the basic medium (pH 9.5). On the other hand, the
degradation rate of alachlor decreased by the following trend:
UV/S,0¢” > UV/H,0, > UV/HSOs at pH 5, and additionally:
UV/HSOs- > UV/S,04” > UV/H,0, at pH 8-9.5.

Evaluation of the experimental results using principal
components analysis (PCA) revealed that the initial
concentration of applied oxidants has a somewhat more
significant effect on the degradation of 1,2,3-TCB in natural
waters than the UV fluence and the initial pH value. The
influence of process parameters on the alachlor oxidative
degradation is more pronounced in groundwater compared to
surface water, with pH having a higher impact on degradation
efficacy. Predictive models for the degradation of 1,2,3-TCB
and alachlor in natural waters were developed, allowing for the
prediction of organic pollutants degradation efficiency (%),
considering the range of variables (TOC, alkalinity, oxidant
concentration, pH, UV fluence), process and water quality
parameters investigated.

Mechanisms are proposed for the oxidative degradation of
1,2,3-TCB, alachlor and NOM in the waters, in the presence of
different oxidation species generated during the AOPs. The
oxidative degradation of 1,2,3-TCB takes place via 2,3,4-
trichlorophenol as an intermediate, which is further degraded
during treatment to carboxylic acids (acetic, oxalic, maleic and
fumaric) as the final oxidation by-products. The oxidative
degradation of alachlor includes the cleavage and removal of
N-methoxymethyl and N-chloroacetyl groups, the oxidation of
aryl ethyl groups, cyclization and benzene ring cleavage to
carboxylic acids (acetic, propionic and oxalic) as the final by-
products. The photodegradation of NOM led to the reduction of
total organic carbon content by approximately 40% in surface
water, and about 20% in groundwater (pH 9.5). The highest
content of aldehydes was detected in water treated by UV/H,0,
process, in the presence of generated hydroxyl radicals and
other reactive oxygen species. Using the Vibrio fischeri test, it
was determined that the final by-products of the oxidative
degradation of both pollutants do not show significant toxicity
(<10%). However, an exception occurs in some of the
intermediate phases of the UV/H,O, and UV/HSOs (400-
600 mJ/cm? 0.3 mM) treatments in the matrix enriched with
humic acids and natural waters, where a rapid increase in
toxicity (up to a maximum of 70%) was initially observed after
which toxicity decreased with increasing reaction time. This
phenomenon might be a consequence of the oxidative
degradation of NOM in water, and the formation of more polar




intermediates that were not identified during this research. From
a techno-economic aspect, evaluating the obtained results for
the degradation efficiency of organic pollutants, it can be
concluded that a more conventional UV/H,0, treatment has a
slight advantage over the SR-AOPs. However, if the quality of
the treated water from an ecotoxicological aspect and the energy
consumption per m® of treated water are also considered, the
UV/S,0¢" process can be an effective alternative oxidative
treatment to the UV/H,O, process.
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REZIME

Cilj ovog rada bio je da se u laboratorijskim uslovima ispitaju efekti
unapredenih oksidacionih procesa (eng. advanced oxidation processes, AOPS)
zasnovanih na generisanju hidroksil radikala (UV/H,O, proces) i sulfatnih radikala
(UV/Szogz' i UV/HSOs™ procesi ili SR-AOPs) na stepen i mehanizam oksidativne
degradacije strukturno razli¢itih organskih polutanata 1,2,3-trihlorbenzena (eng.
1,2,3-trichlorobenzene, 1,2,3-TCB) i alahlora u vodi. Dodatno, ispitivan je uticaj
reakcionih uslova unapredenih oksidacionih procesa, uticaj vodenog matriksa (npr.
prirodne organske materije (POM) i neorganski joni), kao i potencijalna toksi¢nost
sirove i tretirane vode pre i posle AOPs tretmana primenom Vibrio fischeri testa.

Primenom direktne UV (eng. ultraviolet radiation, UV) fotolize zabeleZen je veci
stepen degradacije alahlora u odnosu na 1,2,3-TCB, $to se moze pripisati njegovom
relativno visokom kvantnom prinosu i molarnom apsorpcionom koeficijentu. U
poredenju sa UV fotolizom, znatno efikasnija degradacija oba polutanta je
postignuta primenom svih ispitivanih AOPs, usled oksidativhog napada visoko
reaktivnih slobodnih radikala, HO" i SO,", formiranih tokom UV/H,0,, UV/S,05” i
UV/HSOs™ procesa, na molekul 1,2,3-TCB i alahlora. Generalno, UV/S,08> proces
se pokazao kao najefikasniji za razgradnju oba polutanta u sintetickim vodenim
matriksima obogacenim huminskim kiselinama (eng. humic acids, HA) i
hidrogenkarbonatima, $to se moze pripisati ve¢oj selektivnosti SO,” u odnosu na
HO'’ radikale prema organskom supstratu. Brzina razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora
primenom AOPs opada sa porastom pocetne koncentracije huminske kiseline (2-
12 mg C/I DOC) i hidrogenkarbonata (100-500 mg/l) u vodi, pri ¢emu konstanta
brzine degradacije pseudo-prvog reda (k vrednost) opada u slede¢em nizu u odnosu
na proces: UV/S,0¢5 > UV/HSOs > UV/H,0,. Poredenjem sa dobijenim
rezultatima u ultradistoj dejonizovanoj vodi, zapaza se da su obe ispitivane vrste
ispoljile efekat ,,ivataca* slobodnih radikala tokom ispitivanih AOPs. U sintetickom
vodenom matriksu, zabeleZzen je veéi inhibitorni efekat huminskih kiselina u
poredenju sa hidrogenkarbonatima na razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora primenom
AOPs. Takode, zabelezena je dobra korelacija izmedu pocetne koncentracije HA i
vrednosti za konstante brzine degradacije pseudo-prvog reda i koncentracije
hidrogenkarbonata i k vrednosti za ispitivane polutante (R?*=0,92-0,99).
Najefikasnija razgradnja 1,2,3-TCB (do 99%) unapredenim oksidacionim procesima
postignuta je primenom vece koncentracije oksidanata vodonik-peroksida, persulfata
(PS) ili peroksimonosulfata (PMS) (0,3 mM), dok je visok stepen razgradnje
alahlora (>90%) zabeleZzen i u sluCaju primene niZe koncentracije oksidanata
(0,03 mM) i doze UV zragenja od 1400 mJ/cm?, sa izuzetkom matriksa sa najve¢om
koncentracijom HA (maksimalno 75-85% razgradnje ispitivanih polutanata).

Stepen razgradnje ispitivanih polutanata u prirodnim vodenim matriksima
primenom UV/H,0, i UV/S,05* procesa opada sa porastom pH (5-9,5), dok
primenom UV/HSOs procesa raste u ispitivanom opsegu pH. U opsegu pH 5-7
najefikasnija oksidativna razgradnja 1,2,3-TCB u prirodnim vodama (>95%)
postignuta je primenom UV/H,O, procesa, odn. UV/S,0¢" procesa u sluaju
alahlora, dok je u baznoj sredini najefikasnija razgradnja oba polutanta zabelezena
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primenom UV/HSOs procesa. U sluéaju tretmana podzemne vode, koju karakteriSe

veci sadrzaj POM hidrofobnije prirode i veci alkalitet u odnosu na povrsinsku vodu
uoCen je izrazeniji inhibitorni efekat na razgradnju oba polutanta primenom
ispitivanih AOPs. Brzina razgradnje 1,2,3-TCB u prirodnim matriksima opada
slede¢im nizom: UV/H,0, > UV/HSO: > UV/S,0¢* (pH 5-7), odnosno: UV/HSOs
> UV/H,0, > UV/S,05* u baznoj sredini (pH 9,5). S druge strane, brzina razgradnje
alahlora je opadala slede¢im trendom: UV/S,05* > UV/H,0, > UV/HSOs na pH 5,
odnosno: UV/HSOs > UV/S,0” > UV/H,0, na pH 8-9,5.

Evaluiranjem eksperimentalnih rezultata primenom analize glavnih komponenti
utvrdeno je da na razgradnju 1,2,3-TCB u prirodnim vodama nesto znacajniji uticaj
ima pocetna koncentracija primenjenih oksidanata u odnosu na dozu UV zracenja i
pocetnu pH vrednost. Uticaj procesnih parametara na oksidativnu razgradnju
alahlora je nesto izraZeniji u podzemnoj u odnosu na povrsinsku vodi, pri ¢emu pH
vredost ima najveci uticaj na stepen razgradnje. Razvijeni su i predlozeni prediktivni
modeli za razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora u prirodnim vodama, koji omoguéavaju
predvidanje efikasnosti razgradnje organskih polutanta (%) uzimaju¢i u obzir
promenljive (TOC, alkalitet, koncentracija oksidanata, pH, doza UV zracenja) u
ispitivanom opsegu procesnih i parametara kvaliteta voda.

PredloZen je mehanizam razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora, kao i POM prisutnih u
ispitivanim vodama, u prisustvu razli¢itih oksidacionih vrsta generisanih tokom
AOPs. Oksidativna razgradnja 1,2,3-TCB se odvija preko 2,3,4-trihlorfenola kao
intermedijera, koji se tokom tretmana razgraduje do karboksilnih kiselina (sircetna,
oksalna, maleinska i fumarna), kao krajnih oksidacionih produkata. Oksidativna
razgradnja alahlora obuhvata raskidanje i odvajanje N-metoksimetil i N-hloracetil
grupa, oksidaciju arilne etil grupe, ciklizaciju i raskidanje veza u benzenovom
prstenu do karboksilnih kiselina (sir¢etna, propionska i oksalna), kao krajnih
produkata. Fotorazgradnjom POM smanjen je sadrzaj ukupnog organskog ugljenika
za oko 40% u povrsSinskoj, odn. oko 20% u podzemnoj vodi (pH 9,5). Najveci
sadrzaj aldehida je zabeleZzen u vodi tretiranoj UV/H,O, procesom, gde se mahom
generiSu hidroksil radikali i druge reaktivne kiseoni¢ne vrste. Primenom Vibrio
fischeri testa utvrdeno je da krajnji nusprodukti oksidativne razgradnje oba polutanta
ne ispoljavaju znacajniju toksi¢nost (<10%). Medutim, izuzetak se javlja u
pojedinim intermedijernim fazama UV/H,O0, i UV/HSOs (400-600 ml/cm?
0,3 mM) tretmana sintetickog matriksa obogac¢enog huminskim Kkiselinama i
prirodnim vodama, pri ¢emu dolazi do naglog skoka toksi¢nosti (maksimalno do
70%), koji sa produzenjem reakcionog vremena opada. Razlog tome je verovatno
oksidativna razgradnja POM u vodi, kao i moguce formiranje polarnijih
intermedijera koji nisu identifikovani tokom istrazivanja.

Evaluiraju¢i dobijene rezultate na osnovu efikasnosti razgradnje orgaskih
polutanata i tehno-ekonomskog apsekta moze se zakljuciti da prednost ima nesto
konvencionalniji UV/H,0, tretman u odnosu na SR-AOPs. Medutim, ukoliko se
uzme u obzir i kvalitet obradene vode sa ekotoksikoloSkog aspekta, kao i potro$nja
elektri¢ne energije po m® vode, zapaza se da UV/S,0g” proces moze biti adekvatna
alternativa oksidacionog tretmana UV/H,O, procesu.

XX



ABSTRACT

The aim of this study was to investigate under laboratory conditions the effects
of advanced oxidation processes (AOPs) based on the generation of hydroxyl
radicals (UV/H,O, process) and sulfate radicals (UV/SZOSZ' and UV/HSOs processes
or SR-AOPs) on the degree and mechanism of oxidative degradation of structurally
different organic pollutants 1,2,3-trichlorobenzene (1,2,3-TCB) and alachlor in
water. In addition, the influence of the AOPs reaction conditions, the influence of
water matrix (e.g. natural organic matter (NOM) and inorganic ions), as well as the
potential toxicity of the raw and AOPs treated water using Vibrio fischeri test were
also investigated.

Application of direct UV-C photolysis led to a greater degree of alachlor
degradation than 1,2,3-TCB, which can be attributed to its relatively high quantum
yield and molar absorption coefficient. Compared to UV photolysis alone,
degradation of both pollutants was significantly more efficient whilst applying the
investigated AOPs, due to oxidative attack on the 1,2,3-TCB and alachlor molecules
by highly reactive free radicals, HO" and SO,", formed during the UV/H,0,,
UV/S,0s* and UV/HSOs processes. Overall, the UV/S,08> process was the most
effective for the degradation of both pollutants in synthetic water matrices enriched
with humic acids (HA) and hydrogencarbonates, which can be attributed to the
higher selectivity of SO, relative to HO" radicals towards organic substrate. The
degradation rates of 1,2,3-TCB and alachlor achieved by AOPs decreased with
increasing initial concentration of humic acid (2-12 mg C/L DOC) and hydrogen
carbonate (100-500 mg/L) in water, where the pseudo-first-order rate constants
(k values) of the processes decreased in the following order: UV/S,05* > UV/HSOs
> UV/H;0,. In comparison with the results obtained in ultrapure deionized water, it
is notable that both investigated species showed the scavenging effect of free
radicals formed during the AOPs. In the synthetic water matrix, a higher inhibitory
effect on the degradation of 1,2,3-TCB and alachlor by AOPs was observed for
humic acids compared to hydrogencarbonates. Additionally, a good correlation was
observed between the initial HA concentration and the degradation rate constants as
well as for the hydrogencarbonate concentration and k values for both pollutants (R?
= 0.92-0.99). The most effective degradation of 1,2,3-TCB (up to 99%) by AOPs
was achieved by applying the higher concentration of oxidants, hydrogen peroxide,
persulfate (PS) or peroxymonosulfate (PMS) (0.3 mM), while a high degree of
alachlor degradation (>90%) was observed when a lower oxidant concentration
(0.03 mM) and UV fluence of 1400 mJl/cm® was used, with the exception of the
matrix with the highest HA concentration (maximum 75-85% degradation of the
both pollutants).

The degradation of both pollutants in natural water matrices using the UV/H,0,
and the UV/S,05” processes decreased with increasing pH (5-9.5), while the
efficacy of the UV/HSOs process increased over the investigated pH range. In the
pH range of 5-7, the most efficient oxidative degradation of 1,2,3-TCB in natural
waters (>95%) was achieved by applying the UV/H,0, processes, while UV/S,0g*
process was the most effective for alachlor degradation. In basic pH conditions, the
most efficient degradation of both pollutants was observed using the UV/HSOs
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process. In the case of groundwater treatment, with a higher content of hydrophobic
NOM and higher alkalinity, the inhibitory effect on the degradation of both
pollutants by AOPs was more pronounced compared to the surface water. The 1,2,3-
TCB degradation rate in natural waters decreased in the following order: UV/H,0, >
UV/HSOs > UV/S,05* (pH 5-7), and: UV/HSOs- > UV/H,0, > UV/S,04% in the
basic medium (pH 9.5). On the other hand, the degradation rate of alachlor
decreased by the following trend: UV/S,05* > UV/H,0, > UV/HSOs at pH 5, and
additionally: UV/HSOs > UV/S,05* > UV/H,0, at pH 8-9.5.

Evaluation of the experimental results using principal components analysis
(PCA) revealed that the initial concentration of applied oxidants has a somewhat
more significant effect on the degradation of 1,2,3-TCB in natural waters than the
UV fluence and the initial pH value. The influence of process parameters on the
alachlor oxidative degradation is more pronounced in groundwater compared to
surface water, with pH having a higher impact on degradation efficacy. Predictive
models for the degradation of 1,2,3-TCB and alachlor in natural waters were
developed, allowing for the prediction of organic pollutants degradation efficiency
(%), considering the range of variables (TOC, alkalinity, oxidant concentration, pH,
UV fluence), process and water quality parameters investigated.

Mechanisms are proposed for the oxidative degradation of 1,2,3-TCB, alachlor
and NOM in the waters, in the presence of different oxidation species generated
during the AOPs. The oxidative degradation of 1,2,3-TCB takes place via 2,3,4-
trichlorophenol as an intermediate, which is further degraded during treatment to
carboxylic acids (acetic, oxalic, maleic and fumaric) as the final oxidation by-
products. The oxidative degradation of alachlor includes the cleavage and removal
of N-methoxymethyl and N-chloroacetyl groups, the oxidation of aryl ethyl groups,
cyclization and benzene ring cleavage to carboxylic acids (acetic, propionic and
oxalic) as the final by-products. The photodegradation of NOM led to the reduction
of total organic carbon content by approximately 40% in surface water, and about
20% in groundwater (pH 9.5). The highest content of aldehydes was detected in
water treated by UV/H,0, process, in the presence of generated hydroxyl radicals
and other reactive oxygen species. Using the Vibrio fischeri test, it was determined
that the final by-products of the oxidative degradation of both pollutants do not
show significant toxicity (<10%). However, an exception occurs in some of the
intermediate phases of the UV/H,0, and UV/HSOs (400-600 md/cm?; 0.3 mM)
treatments in the matrix enriched with humic acids and natural waters, where a rapid
increase in toxicity (up to a maximum of 70%) was initially observed after which
toxicity decreased with increasing reaction time. This phenomenon might be a
consequence of the oxidative degradation of NOM in water, and the formation of
more polar intermediates that were not identified during this research.

From a techno-economic aspect, evaluating the obtained results for the
degradation efficiency of organic pollutants, it can be concluded that a more
conventional UV/H,0, treatment has a slight advantage over the SR-AOPs.
However, if the quality of the treated water from an ecotoxicological aspect and the
energy consumption per m® of treated water are also considered, the UV/S,0¢”
process can be an effective alternative oxidative treatment to the UV/H,0, process.
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1. UvOD

Poslednjih nekoliko decenija veliki znacaj se pridaje prisustvu zagadujucih
materija u zivotnoj sredini usled znacajnog rizika Kkoji predstavljaju za kvalitet
povrsinskih i podzemnih voda, kao potencijalnih resursa za vodosnabdevanje, ali i
zivotnu sredinu generalno. Organske zagadujuée materije (u daljem tekstu polutanti)
u zivotnu sredinu dospevaju na razliite nacine: ispuStanjem netretiranih ili
nedovoljno precis€enih otpadnih voda iz naselja i industrije, iz difuznih izvora
zagadenja, medu kojima se posebno isti¢u poljoprivredne aktivnosti. Problemi
vezani za zagadivanje voda, ponovnu upotrebu voda i balansiranje raspolozivim
resursima za vodosnabdevanje su od globalnog znacaja i pogadaju kako razvijene
tako i nerazvijene krajeve sveta.

Medu zagaduju¢im materijama, posebna paznja se posvecuje prioritetnim
polutantima regulisanim na medunarodnom i nacionalnom nivou usled toksi¢nosti,
perzistentnosti i bioakumulativnog potencijala, a samim tim i visokog rizika po
ljudsko zdravlje i akvati¢nu biotu. Uzimajuéi u obzir prioritetni status i Siroku
primenu u prethodnom periodu, za istrazivanja u okviru doktorske disertacije su
odabrana hlorovana jedinjenja: 1,2,3-trihlorbenzen, iz grupe hlorovanih benzena, i
alahlor, iz grupe hloroacetanilida. Navedene suspstance nalaze se na listi prioritetnih
supstanci prema Okvirnoj Direktivi o vodama EU (2008/105/EC; 2013/39/EU) i
znacajne su kako za kvalitet akvati¢nih ekosistema, tako i za kvalitet vode za pice
("SI. List SRJ", br. 42/98, 44/99 i 28/2019).

Trihlorbenzeni (1,2,3-, 1,2,4- i 1,3,5- izomeri) zauzimaju znacajno mesto u
proizvodnji herbicida, pigmenata i boja, kao intermedijeri. Trihlorbenzeni u Zivotnu
sredinu dospevaju tokom proizvodnje, upotrebe ili zavrsne obrade, odlaganja otpada,
iz sekundarnih izvora poput sagorevanja plastike, ali i kao posledica transformacije
organohlornih pesticida i reduktivne dehlorinacije heksahlorbenzena. Izomeri
trihlorbenzena najcesce su detektovani intermedijeri degradacije lindana u Zivotnoj
sredini, ali mogu nastati i u tretmanu voda tokom procesa hlorisanja.

Alahlor (2-hlor-N-2,6-dietilfenil-N-(metoksimetil)acetamid) jedan je od najéesce
koris¢enih herbicida u poljoprivredi iz grupe hloracetanilida. Alahlor i njegovi
metaboliti detektovani su u povrSinskoj i podzemnoj vodi, zemljiStu i bioloskim
uzorcima. Prema Agenciji za zastitu zivotne sredine Sjedinjenih Americkih Drzava,
alahlor je klasifikovan kao veoma toksi¢an endokrini disruptor i karcinogen grupe
B2.

Kroz veliki broj istrazivanja sprovedenih u proteklom periodu potvrdeno je da
konvencionalni fizi¢ko-hemijski i1 bioloski procesi nisu dovoljno efikasni da
omoguce uklanjanje priroritetnih polutanata iz vode. U cilju odgovora na izazove
koje namece zagadenje voda, u toku protekle dve decenije posebna paznja je
posveena intenzivnom ispitivanju i primeni nove grupe procesa, poznatih kao
unapredeni oksidacioni procesi (eng. advanced oxidation processes, AOPs).
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Unapredeni oksidacioni procesi se zasnivaju na in-situ generisanju visoko
reaktivnih oksidacionih vrsta, kao $to su hidroksil radikali (HO"), koji su sposobni da
putem neselektivnih lanc¢anih reakcija vrSe razgradnju gotovo svih organskih
polutanata prisutnih u zivotnoj sredini. Ovi procesi obuhvataju veliki broj razlicitih
tehnika, ukljuuju¢i primenu ultraljubicastog (eng. ultraviolet, UV) zrafenja sa
pogodnim oksidacionim sredstvima ili katalizatorima (tzv. fotohemijski AOPs), §to
omogucava njihovo uskladivanje sa razli¢itim potrebama u tretmanu vode.

Posebno mesto medu AOPs, zauzima UV/H,0, proces, koji predstavlja
jednostavnu i efikasnu tehniku kojom se putem direktne UV fotolize i oksidacije
generisanim neselektivnim hidroksil radikalima moze posti¢i efikasna degradacija
organskih polutanata do ugljen-dioksida, vode i neorganskih jona, kao krajnjih
reakcionih proizvoda. Novije grupe AOPs obuhvataju procese kojima se pored HO',
mogu generisati i druge oksidacione vrste, kao $to su sulfatni radikali, odn. sulfatni
radikalski anjon (SO,") (eng. sulfate radical based AOPs, SR-AOPs). 1z grupe SR-
AOPs poslednjih godina intenzivirano je izufavanje procesa zasnovanih na
kombinaciji UV zradenja sa persulfatom, odn. peroksidisulfatom (UV/S,0g> ili
UV/PS proces) i peroksimonosulfatom (UV/HSOs ili UV/PMS proces) za
degradaciju Siroke palete mikropolutanata u vodi, ali i drugim uzorcima iz Zivotne
sredine. Primena UV/S,05> procesa ogleda se u generisanju SO,”, iz kojih se takode
putem lancanih reakcija mogu formirati i HO" radikali. Ukoliko se primene na
odgovarajuéem mestu u tretmanu, AOPS mogu da unaprede tehnologiju pripreme
vode i omoguce adaptiranje na varijacije u kvalitetu sirove vode, npr. usled
ispustanja neprecis¢enih otpadnih voda, koris¢enja zemljiSta u poljoprivredne svrhe,
klimatskih promena itd.

Efikasnost razgradnje, odnosno degradacije organskih polutanata u vodi
primenom AOPs u velikoj meri zavisi od sastava vodenog matriksa, §to dodatno
otezava proces obrade vode. Shodno tome, prirodne organske materije (POM),
hidrogenkarbonati/karbonati i druge neorganske materije mogu da se ponasaju kao
»hvataci (eng. scavengers) slobodnih radikala formiranih tokom AOPs, umanjujuci
na taj nacin efikasnost procesa. Potrebo je napomenuti da je u dostupnoj literaturi jos
uvek limitiran broj podataka o razgradnji organskih mikropolutanata odabranim za
istrazivanja unapredenim oksidacinim procesima, naroCito fotohemijskim
tretmanima koji se zasnivaju na generisanju sulfatnih radikala. Stoga je u cilju
postizanja maksimalne efikasnosti uklanjanja polutanata od interesa i razumevanja
mehanizma razgradnje, neophodno ispitati uticaj razli¢itih procesnih parametara,
kao $to su pH, doza oksidanta, vreme tretmana, doza UV zraCenja, kako bi se u
skladu sa specificnostima vode optimizovao proces i postigle najbolje performanse
tretmana.

Primenom AOPs moZze do¢i do formiranja razlic¢itih degradacionih
kompleksnim vodenim matriksima veoma je teSko detektovati sve moguce
oksidacione intermedijere/nusprodukte koji mogu nastati primenom AOPs. Kako bi
bi se procenio kvalitet obradene vode sa aspekta toksicnosti Cesto se primenjuju
standardizovani ekotoksikoloski testovi na razli¢itim vrstama.
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U skladu sa navedenom problematikom, opsti cilj istrazivanja u okviru
doktorske disertacije je bio ispitivanje degradacije strukturno razli¢itih organskih
polutanata 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora primenom fotohemijskih unapredenih
oksidacionih procesa (UV/H,0, UV/S,05” i UV/HSOs) u razli¢itim vodenim
matriksima. Kako bi se §to realnije procenila mogucnost primene navedenih procesa
u tretmanu voda istrazivanja su sprovedena u laboratorijskim uslovima koriste¢i
prirodne vode razli¢itih karakteristika, povrSinsku (re¢nu) i podzemnu, kao i
sinteticke vodene matrikse obogacene huminskim kiselinama, kao model
supstancom POM, i hirogenkarbonatima. U skladu sa navedenim, specifi¢ni ciljevi
istrazivanja bili su:

e Ispitivanje uticaja razli¢itih reakcionih uslova unapredenih oksidacionih
procesa (pH vrednost, koncentracija oksidacionih agenasa i doza UV
zraCenja) na stepen i Kinetiku oksidativne degradacije ispitivanih polutanata
primenom AOPs (UV/H,0,, UV/S,0¢7 i UV/HSOs);

e Bolje razumevanje uticaja vodenog matriksa, odn. kompetiraju¢ih materija
sa posebnim naglaskom na prirodne organske materije i neorganske jone
(npr. hidrogenkarbonate/karbonate) na stepen i mehanizam oksidativne
razgradnje organskih polutanata i prirodnih organskih materija u vodi;

o Identifikacija glavnih puteva degradacije i nusprodukata razgradnje
organskih polutanata i POM u vodi, u prisustvu razli¢itih oksidacionih vrsta
generisanih tokom unapredenih oksidacionih procesa (npr. hidroksil i
sulfatni radikali);

e Procena potencijalne toksi¢nosti intermedijera nusprodukata oksidacije
organskih  materija u razli¢itim fazama tretmana primenom
ekotoksikoloskog testa sa bakterijama Vibrio fischeri.

Na osnovu rezultata dobijenih istrazivanjima, evaluiran je i uticaj fizicko-
hemijskih karakteristika ispitivanih polutanata na efikasnost i brzinu razgradnje
unapredenim oksidacionim procesima. U cilju boljeg razumevanja najznacajnijih
procesnih parametara, koji utiu na efikasnost oksidativne razgradnje ispitivanih
prioritetnih supstanci u prirodnim vodama primenom UV/H,0, i SR-AOPs
sprovedena je i analiza glavnih komponenti (PCA analiza). Predlozen je i prediktivni
model za razgradnju ispitivanih prioritetnih supstanci u vodi, u zavisnosti od
procesnih parametara, sadrzaja POM i alkaliteta.
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2. OPSTI DEO

2.1. Organske zagadujuée materije u Zivotnoj sredini

Jedan od najvecih izazova XXI veka je prisustvo sve veceg broja strukturno
razli¢itih organskih zagaduju¢ih materija (u daljem tekstu organski polutanti) u
zivotnoj sredini. Organski polutanti prisutni su u svim segmentima zivotne sredine
ukljucujuéi vodu, vazduh, zemljiste i sediment. Medu najznacajnijim polutantima,
koji u najveéoj meri naruSavaju kvalitet zivotne sredine, nalaze se pesticidi,
herbicidi, kao i proizvodi njihove degradacije, industrijske hemikalije, farmaceutici,
proizvodi za li¢nu higijenu, usporivaci gorenja i dr. (Rathi i sar., 2021). U zivotnu
sredinu dospevaju mahom antropogenim putem, pri cemu su njihove koncentracije u
vodenim ekosistemima obi¢no u tragovima (tj. reda veli¢ine izmedu ng/1 i pg/l, zbog
¢ega su poznati i kao mikropolutanti (eng. micropollutants, MPs) (Kiejza i sar.,
2021). Organski mikropolutantni dodatno privla¢e paznju naucne i stru¢ne javnosti
zbog svoje Ceste pojave u vodenoj sredini, ¢ak i nakon primene konvencionalnih
tehnologija za tretman vode i otpadnih voda.

Ponasanje i sudbina mikropolutanata u Zivotnoj sredini zavise od njihovih
fizi¢ko-hemijskih osobina (npr. hidrofobnost, biodegradabilnost, isparljivost itd.),
primenjenog tretmana i procesa u zivotnoj sredini (npr. adsorpcija, jonska izmena,
bioloska degradacija, oksidacija-redukcija itd.) i uslova okoline (npr. pH,
temperatura itd.). Fizicko-hemijske osobine organskih mikropolutanata zavise od
strukture molekula, $to ukazuje na ¢injenicu da u zivotnu sredinu dospevaju
jedinjenja koja nisu perzistentna i ispoljavaju nizak stepen toksi¢nosti, kao i
jedinjenja sa visokim stepenom toksicnosti i perzistentnosti poznati kao perzistentni
organski polutanti (Rogowska i sar., 2020).

Odredeni mikropolutantni se neprekidno ispustaju u akvati¢ne ekosisteme ili
formiraju toksi¢ne nusproizvode (bio)transformacijom u vodenoj sredini. Prime¢eno
je da mnogi mikropolutantni mogu ispoljavati znacajne toksi¢ne efekte, Sto je jedan
od klju¢nih problema sa kojima se ¢oveéanstvo suocava (Yang i sar., 2021). Prema
tome, dugotrajni i nekontrolisan kontakt sa mikropolutantnima moze dovesti do
nepovratnih promena u Zivotnoj sredini 1 ekokosistemima, izazivaju¢i mutacije i
ozbiljne poremecaje u funkcionisanju Zivih organizama (Zdarta i sar., 2022).

Iz grupe organskih MPs posebno se isticu jedinjenja koja se nalaze na listi
prioritetninh supstanci prema Okvirnoj Direktivi o vodama EU (Direktiva
2013/39/EU) i predstavjaju znaCajan rizik za biljni i Zivotinjski svet akvaticne
sredine, kao i rizik po ljudsko zdravlje (Gorito i sar., 2017; Rodriquez-Narvaez i
sar., 2017; Teodosiu i sar., 2018).

U cilju zastite i ocuvanja prirodnih voda Okvirna Direktiva o vodama EU
(eng. Water Framework Directive (WFD), 2000/60/EC), kao deo legislative
Evropske Unije, postavila je pravni okvir za poboljSanje kvaliteta svih vodnih
resursa. Direktiva 2008/105/EC predstavlja dopunjenu verziju Direktive 2000/60/EC

koja Aneksom X definiSe listu od 33 prioritetne i 8 drugih supstanci, koje su
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znacajne zbog visoke toksi¢nosti, perzistentnosti i visokog bioakumulacionog
potencijala u zZivotnoj sredini, a u skladu sa odredbama i ciljevima WFD. Standardi
kvaliteta zivotne sredine (eng. environmental quality standards, EQS) definisani su
za ove 33 prioritetne supstance/grupe supstanci i za ostalih 8 polutanata, na osnovu
dostupnih podataka o akutnim i hroni¢nim uticajima na vodenu sredinu i zdravlje
ljudi, koji se izrazava kao godisSnja prosecna vrednost (nivo koji obezbeduje zastitu
od dugotrajne izloZenosti) i/ili maksimalno dozvoljene koncentracije (nivo koji
obezbeduje zastitu od kratkotrajnog izlaganja). Nedavno usvojenom Direktivom
2013/39/EU izvrSene su izmene 1 dopune Direktiva 2000/60/EC 1 2008/105/EC u
odnosu na prioritetne supstance na podrucju vodne politike. Direktiva 2013/39/EU
promovise preventivno delovanje i princip zagadiva¢ placa, identifikaciju uzroka
zagadenja, reSavanje problema emisije na izvoru i konacno razvoj inovativnih
tehnologija za preciS¢avanje voda/otpadnih voda, izbegavajué¢i skupa tehnoloska
reSenja. Konkretno, znacajno poboljSanje okvirne politike 0 vodama postignuto je
izmenom liste prioritetnih  supstanci  prethodno definisanih  Direktivom
2008/105/EC, pri ¢emu su: (i) identifikovane nove prioritetne supstance,
(i) definisani su EQS vrednosti za nove supstance koje bi trebalo ostvariti do kraja
2027. god., (iii) revidirane EQS vrednosti za postojece prioritetne supstance koje bi
trebalo ostvariti do kraja 2021. god. i (iv) definisane EQS vrednosti za biotu za neke
postojece i novoutvrdene supstance.

Direktiva 2013/39/EU obuhvata 45 prioritetnih supstanci ili grupa supstanci sa
definisanim  EQS  vrednostima,  ukljucuju¢i  pesticide = (npr.  aldrin,
dihlordifeniltrihloretan, dikofol, dieldrin, endrin, endosulfan, izodrin, heptahlor,
lindan, pentahlorfenol, hlorpirifos, hlorfenvinfos, dihlorvos, atrazin, simazin,
terbutrin, diuron, izoproturon, trifluralin, cipermetrin, alahlor, aklonifen, bifenoks,
cibutrin, kvinoksifen), rastvarace (dihlormetan, dihloretan, trihlormetan,
ugljentetrahlorid), hlorovane benzene, perfluoroktan sulfonsku kiselinu i njene
derivate (PFOS), polihlorovane bifenile (PCB), policiklicne aromati¢ne
ugljovodonike (PAH), nonilfenol i oktilfenol, organokalajna jedinjenja, dioksine i
jedinjenja sli¢na dioksinu, bromovane difeniletre (BDE), heksabrom-ciklododekan,
bis(2-etilheksil)ftalat.

Budu¢i da je kroz brojna istrazivanja izraZzena zabrinutost zbog kontaminacije
zivotne sredine i drugim grupama polutanata, kao $to je npr. kontaminacija zemljiSta
i vode farmaceuticima, pojacana je i procena rizika od medicinskih proizvoda za
vodenu sredinu, u cilju zastite akvati¢nih ekosistema i zdravlja ljudi. Evropska
komisija utvrduje listu pracenja supstanci za koje je potrebno prikupiti podatke
monitoringom, kao osnove za buduce odredivanje prioriteta. Odabir supstanci koje
treba ukljuciti na listu pracenja vrsi se na osnovu dostupnih informacija koje ukazuju
na znacajan rizik za vodene ekosisteme ili rizik koji se putem njih prenosi. Ova lista
obuhvata najvise 10 supstanci ili grupa supstanci sa navedenim informacijama o
medijumu pracenja i odgovarajuéim metodama analize. Na primer, postoji
preporuka da se u prvu listu praenja uvrste farmaceutski proizvodi diklofenak,
sinteticki hormon 17-alfa-etinilestradiol (EE2), kao i prirodni hormon 17-beta-
estradiol (E2). Neke perzistentne, bioakumulativne i toksi¢ne supstance mogu da
perzistiraju dug vremenski period u akvati¢noj sredini, ¢ak i nakon preduzimanja
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mera za smanjenje ili potpuno ukidanje emisije. Neke od njih se takode mogu
prenositi na velike udaljenosti, te su uglavnom sveprisutne u zivotnoj sredini, §to ih
svrstava na listu prioritetnih hazardnih supstanci i to je veoma vazno da Se uzme u
obzir. Velika paznja se danas pridaje i pracenju takozvanih emergentnih polutanata
(eng. emerging pollutants), koji nisu uklju¢eni u redovan monitoring program i nisu
regulisani na medunarodnom i nacionalnom nivou, ali postoji indikacija da mogu
imati negativne (eko)toksikoloske efekte po akvaticne ekosisteme i biotu, te je za
ovakve supstance neophodno dodatno pracenje i izuCavanje ponaSanja, sudbine i
efekata u zivotnoj sredini (Ribeiro i sar., 2015; Teodosiu i sar., 2018).

2.1.1. Hlorovani benzeni

Hlorovani benzeni (eng. chlorinated benzenes, CBs) su grupa cikli¢nih
aromati¢nih jedinjenja, gde su jedan ili vise atoma vodonika na benzenovom prstenu
supstituisani atomom hlora. U hlorovane benzene ubrajamo: monohlorbenzen
(MCB), dihlorbenzen (DCB), trihlorbenzen (TCB), tetrahlorbenzen (TeCB),
pentahlorbenzen (PCB) i heksahlorbenzen (HCB). Razlike u strukturi izmedu
predstavnika ove grupe polutanata ukljucuju broj atoma hlora koje poseduju, kao i
njihov polozaj na benzenovom prstenu, Sto uslovljava razlicite fizicko-hemijske
karakteristike i pojavu izomera. Prema tome, hemijske osobine CBs variraju u
zavisnosti od broja supstituisanih atoma hlora na benzenovom prstenu. Sa
povecanjem broja supstituisanih atoma hlora na benzenovom prstenu raste i stepen
hidrofobnosti CBs. Rastvorljivost u vodi se kre¢e od 0,005 mg/l za heksahlorbenzen
do 484 mg/l za hlorbenzen, dok je koeficijent raspodele oktanol-voda (log Kgy) U
opsegu od 2,8 za hlorbenzen do 5,5 za heksahlorbenzen. Napon pare za hlorbenzen
je visok (1,58 kPa) i opada sa povecanjem broja atoma hlora, odn. na 0,0003 kPa za
HCB. Na osnovu navedenih osobina, nizi hlorovani benzeni imaju tendenciju da
isparavaju, dok benzeni sa veé¢im brojem supstituisanih atoma hlora imaju
tendenciju da se sorbuju na Gesticama zemljista i sedimenta (Field i Sierra-Alvarez,
2007). CBs su hemijski neaktivni i generalno stabilni u zivotnoj sredini. Zbog visoke
elektronegativnosti atoma hlora, CBs su otporni na razlicite reakcije razgradnje,
ukljucujuci oksidaciju, hidrolizu, dehlorinaciju itd. (Brahushi i sar., 2017).

Prema dostupnoj literaturi, CBs su detektovanu u svim segmentima Zzivotne
sredine, zemljiStu, vodi, vazduhu i sedimentu. CBs se koriste u velikim kolicinama
kao industrijski rastvaraci, pesticidi, dielektri¢ne te¢nosti, hemijski intermedijeri itd.
Zbog fizicko-hemijskih karakteristika, parcijalne isparljivosti i biorazgradljivosti,
kao i intenzivne upotrebe u industriji i poljoprivredi, hlorovani benzeni su Siroko
zastupljeni polutanti u zivotnoj sredini (Yuan i sar., 2020). Ova grupa jedinjenja se
Cesto detektuje u industrijskim oblastima, kao rezultat njihovog nepravilnog
odlaganja ili slucajnog ispusStanja, i ukljuena su na listu prioritetnih opasnih
supstanci 2019. godine od strane Agencije za zaStitu Zivotne sredine Sjedinjenih
Americkih Drzava (eng. United States Environmental Protection Agency, US EPA)
(ATSDR, 2019). Neki od CBs koji se nalaze na ovoj listi su dihlorbenzeni (1,2-, 1,3-
i 1,4-) i trihlorbenzeni (1,2,3-11,2,4-) (Liew i Lee, 2021).
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Transport i sudbina ovih jedinjenja u vodenim ekosistemima izaziva zabrinutost
i definisani su kao hazardne supstance, usled moguc¢nosti ispoljavanja toksi¢nih
efekata po Zive organizme (Liew i Lee, 2021). Pored toga, hlorovani benzeni su ¢ak i
pri niskim koncentracijama klasifikovani kao visoko toksi¢na jedinjenja sli¢na
perzistentnim organskim polutantima i njihova toksi¢nost obi¢no raste sa porastom
broja supstituisanih atoma hlora (Yuan i sar., 2020).

Iz grupe CBs posebno se izdvajaju trihlorbenzeni (eng. trichlorobenzenes,
TCBs), koji se prema polozaju atoma hlora na benzenovom prstenu javljaju u vidu
tri strukturno razli¢ita izomera (1,2,3-, 1,2,4- i 1,3,5-trihlorbenzen). Na slici 1
prikazana je strukturna formula 1,2,3-trihlorbenzena (1,2,3-TCB), dok su u tabeli 1
date osnovne fizicko-hemijske osobine ovog jedinjenja. 1,2,3-TCB je bela kristalna
supstanca na sobnoj temperaturi. KarakteriSe ga relativno mala rastvorljivost u vodi
(18 mg/l na 25°C), kao i u etanolu, medutim, veoma je rastvorljiv u etru, benzenu,
ugljen-disulfidu. Koeficijent raspodele oktanol-voda izrazen kao log Ko, iznosi 4,04,
a napon pare je umeren (17,3 Pa na 25°C) (Ramasahayam, 2014).

Cl
Cl

Cl

Slika 1. Strukturna formula 1,2,3-trihlorbenzena

Tabela 1. Fizi¢ko-hemijske karakteristike 1,2,3-trihlorbenzena

Karakteristike Merna jedinica Vrednost
Molekulska formula - CgH3Cl3
Molarna masa g/mol 181,45

Izgled - bela kristalna supstanca
Tacka topljenja °C 53-54

Tacka kljucanja °C 218
Rastvorljivost u vodi na 25°C mg/l 18

logKoy - 4,04

Napon pare na 25°C Pa 17,3

TCBs se koriste kao intermedijeri u proizvodnji herbicida, pigmenata i boja
(Ramasahayam, 2014). Detektovani su u razli¢itim koncentracijama od ng/l do pg/l
u zivotnoj sredini (voda, zemljiste, sediment) (Li i sar., 2018). U Zivotnu sredinu
TCBs dospevaju tokom njihove proizvodnje, upotrebe ili zavr$ne obrade, odn.
tokom odlaganja otpada, ili iz sekundarnih izvora poput sagorevanja plastike. Ova
jedinjenja se u Zivotnoj sredini javljaju i kao posledica transformacije organohlornih
pesticida i reduktivne dehlorinacije heksahlorbenzena (Brahushi i sar., 2007).
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Predstavljaju jedan od najc¢es¢ih intermedijera nastalih tokom degradacije lindana,
ali mogu nastati i u tretmanu voda, u procesu dezinfekcije hlorisanjem (Hou i sar.,
2012; Khan i sar., 2017).

TCBs ispoljavaju perzistentnost, bioakumulativnost i toksi¢nost, §to ih svrstava
na listu prioritetnih supstanci prema Okvirnoj Direktivi o vodama EU (Directive
2008, 2013). Takode, TCBs su regulisani i na nacionalnom nivou, Uredom o
granicnim vrednostima prioritetnih i prioritetnih hazardnih supstanci koje zagaduju
povrsinske vode i rokovima za njihovo dostizane (Sl. Glasnik RS, 24/2014).
Relevantni su polutanti i za kvalitet vode za pice, a njihova maksimalno dozvoljena
koncentracija od 0,02 mg/l regulisana je Pravilnikom o higijenskoj ispravnosti vode
za pice (SI. SRJ 42/1998-4, 44/1999-19 i RS 28/2019).

2.1.2. Hloracetanilidi

Hloracetanilidni herbicidi, kao $to su alahlor, butahlor, metolahlor itd.
predstavljaju §iroko koris¢enu grupu pesticida. Cesto su detektovani u podzemnim i
povrsinskim vodama i ispoljavaju toksi¢nost za Sirok spektar organizama. Izlaganje
ovoj grupi herbicida, ¢ak i pri veoma niskim koncentracijama, putem kontaminirane
vode ili poljoprivrednih proizvoda predstavlja veliki rizik za ljudsko zdravlje i
zivotnu sredinu (Gideon i sar., 2021).

U nastavku ¢e biti stavljen akcenat na alahlor (2-hlor-N-(2,6-dietilfenil)-N-
metoksimetilacetamid), iz razloga $to je jedan od najcesce koriS¢enih herbicida u
poljoprivredi. Na slici 2 prikazana je strukturna formula alahlora, a u tabeli 2 date su
njegove fizi¢ko-hemijske osobine.

H3C

CA

Slika 2. Strukturna formula alahlora

Alahlor je kristalni prah zuto-smede boje, bez mirisa, veoma rastvorljiv u vodi
(242 mg/l na 25°C), sa malim potencijalom za adsorbovanje na ¢vrste povrsine (log
Kow 3,52). Podleze parcijalnoj biorazgradnji i fotodegradaciji (Ghani i sar., 2021).
Alahlor se koristi kao sredstvo za suzbijanje jednogodi$njih trava i Sirokolisnih
korova u usevu kukuruza, Secerne trske, pamuka, uljane repice (Kabir i sar., 2018;
Lou i sar., 2020; Pereira i sar., 2021).

Razne studije su utvrdile prisustvo alahlora u svim tipovima voda, ukljucujuéi i
¢esmensku vodu i to u koncentracijama od 1,0 do 270 ug/l. Alahlor je detektovaniu
podzemnim vodama u SAD-u u koncentracionom opsegu od 0,1-16,6 pg/l (WHO,
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2017). Prema standardima EU i nacionalnim standardima Republike Srbije
dozvoljena koncentracija alahlora u vodi za pice iznosi od 0,1 pg/1 (SI. SRJ 42/1998-
4, 44/1999-19 i RS 28/2019). Alahlor se takode nalazi i na listi prioritetnih supstanci
Okvirne Direktive o vodama EU (Directive 2008, 2013) zbog svoje perzistentnosti,
bioakumulativnosti i toksi¢nosti.

Tabela 3. Fizi¢ko-hemijske karakteristike alahlora

Karakteristike Merna jedinica Vrednost
Molekulska formula - C14H2CINO,
Molarna masa g/mol 269,77

kristalna supstanca

Izgled i zute (smede) boje
Tacka topljenja °oC 41

Tacka kljucanja °C 105
Rastvorljivost u vodi na 25°C mg/I 242
logKow - 3,52
Napon pare na 25°C Pa 2,9x10°
pKa na 25°C - 0,62

Prisustvo alahlora u Zivotnoj sredini je Stetno, zbog toga Sto negativno utice na
zivot razlicitih organizama ukljucujuéi zivotinje, biljke, mikrobe, pa Cak i ljudska
bi¢a (Mendes i sar., 2017).

Agencija za zastitu zivotne sredine Sjedinjenih Americ¢kih Drzava klasifikovala
je alahlor kao karcinogen grupe B2, a prepoznat je i kao visoko toksicni endokrini
disruptor (Wang i sar., 2020). Ova supstanca ispoljava toksi¢ne i genotoksi¢ne
efekte, Sto za posledicu ima razvoj karcinoma i mutagenosti na laboratorijskim
Zivotinjama, a postoje dokazi da doprinosi i neplodnosti (Ballesteros Martin i sar.,
2008).

2.2. Primena unapredenih oksidacionih procesa u tretmanu voda

U cilju odgovora na izazove koje namece zagadenje voda, u toku protekle dve
decenije posebna paznja je posvecena intenzivnom ispitivanju i primeni nove grupe
procesa, poznatih kao unapredeni oksidacioni procesi (eng. advanced oxidation
processes, AOPs). AOPs se zasnivaju na generisanju visoko reaktivnih oksidativnih
vrsta, kao $to su hidroksil radikali, koji su sposobni da putem lancanih reakcija vrSe
razgradnju gotovo svih organskih polutanata prisutnih u zivotnoj sredini. Ukoliko se
primene na odgovaraju¢em mestu u tretmanu, AOPs mogu da unaprede tehnologiju
pripreme vode i omoguée adaptiranje na varijacije u kvalitetu sirove vode
(npr. usled ispustanja nepreciS¢enih otpadnih voda, koris¢enja zemljista u
poljoprivredne svrhe, klimatskih promena itd.). AOPs obuhvataju veliki broj
razli¢itih procesa, ukljucujuci primenu ultraljubicastog (UV) zracenja sa pogodnim
oksidacionim sredstvima ili katalizatorima, $to omogucéava njihovo uskladivanje sa
razli¢itim potrebama u tretmanu vode (Giannakis i sar., 2021).
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Zahvaljujuéi svojoj superiornosti, AOPs su prepoznati kao efikasne i ekonomski
Cesto veoma isplative tehnologije za remedijaciju zivotne sredine. AOPs se mogu
uspesno primeniti u tretmanu povrSinskih voda, podzemnih voda, vode za pice,
komunalnih i industrijskih otpadnih voda, industrijskih i komunalnih muljeva,
ocednih voda sa deponija, kao i u savremenim procesima remedijacije zagadenog
zemljiSta. Generalno, AOPs imaju nekoliko prednosti u odnosu na konvencionalne
tretmane poput koagulacije/flokulacije, adsorpcije i membranske separacije, i veoma
su efikasni u degradaciji i uklanjanju mikropolutanata iz medijuma koji se tretira.
Efikasnost AOPs je rezultat neselektivnog radikalskog reakcionog puta, vece brzine
reakcija i visokog oksidacionog potencijala koji dovodi do smanjenja toksicnosti i
potpune mineralizacije organskih zagaduju¢ih materija (Titchou i sar., 2021; Molnar
Jazié i sar., 2020).

2.2.1. Fotohemijski unapredeni oksidacioni procesi

Za primenu fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa jedan od
najvaznijih elemenata je izvor zracenja. Ultraljubicasto zracenje ili vidljiva svetlost
mogu inicirati fotohemijske reakcije, rezultuju¢i raskidanjem hemijskih veza u
molekulu polutanta, §to dovodi do formiranja manjih molekula vecée
biodegradabilnosti. Fotohemijski AOPs zasnovani na primeni UV zracenja obicno se
dele na UV-indukovanu oksidaciju i UV-katalizovanu oksidaciju (Zhang i sar.,
2022).

Homogeni fotohemijski AOPs generalno obuhvataju kombinaciju UV zracenja
sa vodonik-peroksidom, ozonom, hlorom, persulfatom (PS) i peroksimonosulfatom
(PMS). Predstavljaju obecavaju¢e tehnike za degradaciju Sirokog sprektra
mikropolutanata usled formiranja radikalskih vrsta kao $to su: hidroksil radikali
(HO") i druge reaktivne kiseoni¢ne vrste (eng. reactive oxygen species, ROS, kao $to
su superoksidni radikalski anjoni (O,"), hidroperoksil radikali (HO,"), triplet
kiseonika (°0,), radikali hlora (CI') i sulfatni radikalski anjon (SO,") (u daljem
tekstu sulfatni radikali) (Gmurek i sar., 2017; Zhang i sar., 2022). U ovom
poglavlju bice prikazani osnovni principi i mehanizam, kao i najvazniji faktori, koji
utiCu na efikasnost primene UV/H,0, procesa, kao AOPs koji se zasniva na
generisanju hidroksil radikala (eng. hydroxyl radical based AOP, HR-AOP) i
procesa kojima se pored hidroksil radikala generiSu i sulfatni radikali (eng. sulfate
radical based AOPs, SR-AOPs), ukljuéuju¢i UV aktivaciju persulfata (UV/S,05"
proces) i peroksimonosulfata (UV/HSOs proces).

2.2.1.1. UV fotoliza

Fotohemijski procesi koji ukljuuju primenu UV zraCenja mogu unaprediti
degradaciju organskih polutanata putem direktne ili indirektne fotolize. Medutim,
doze UV zracenja koje se koriste za dezinfekciju su relativno niske i retko mogu da
obezbede efikasno uklanjanje mikropolutanata iz vode za pice ili otpadne vode.
UltraljubicCasto zracenje se obi¢no definiSe kao elektromagnetno zracenje razlicitih
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talasnih duzina (npr. od 10-400 nm) i moze se podeliti u slede¢e kategorije: UV-A,
UV-B, UV-C i vakuum UV (Papagiannaki i sar., 2020). Za primenu UV fotolize u
tretmanu voda najznacajniji je opseg UV zracenja od 200-280 nm (UV-C), jer u
ovom delu spektra apsorbuju i organski polutanti i drugi konstituenti vode
(rastvorene organske i neorganske materije). Generalno, primenom UV-C fotolize
postize se efikasnija degradacija polutanata u poredenju sa UV-A fotolizom zbog
vecée energije UV-C zrafenja. Dostupan je znacajno veci broj istraZivanja primene
UV-C fotolize (A=254 nm) u tretmanu voda u odnosu na tretman UV-A zraCenjem
(A=365 nm) (Tufail i sar., 2021).

Fotodegradacija moze biti direktno izazvana apsorpcijom UV zracenja od Strane
molekula (M), pri cemu molekul dobija odredenu koli¢inu energije i prelazi u vise
energetsko stanje (M") (pobudeno ili ekcitovano stanje). Razlika energije izmedu
osnovnog i pobudenog stanja zavisi od apsorbovane energije Av, gde v oznacava
frekvenciju apsorbovanog zracenja, a h je Plankova konstanta. Molekul se u
pobudenom stanju zadrzava vrlo kratko, nakon ¢ega se vraca u osnovno stanje
dajuéi razlic¢ite proizvode. Da bi se vratio u osnovno energetsko stanje, viSak
energije molekul moze predati okolini u vidu toplote (neradijacioni procesi).
Medutim, molekul moze da prede u osnovno stanje i emitovanjem odgovarajuce
koli¢ine energije (radijacioni procesi) (Molnar Jazié i sar., 2020).

Dakle, direktna fotoliza podrazumeva direktnu apsorpciju fotona od strane
molekula pri ¢emu dolazi do raskidanja veza ili reorganizacije u strukturi molekula.
Indirektna fotoliza nastaje kao posledica apsorpcije fotona od strane fotoaktivnih
jedinjenja (poznatih kao fotosenzibilizatori) koja proizvode ROS ili dolazi do
ekscitacije rastvorenih organskih materija (eng. dissolved organic matter, DOM)
prisutnih u vodenom medijumu (Ferhi i sar., 2021).

Direktna UV fotoliza polutanata zavisi uglavnom od dva glavna fotohemijska
parametra: kvantnog prinosa (®) i molarnog apsorpcionog koeficijenta ().
Apsorpcioni spektar zavisi od molekulske strukture jedinjenja koja apsorbuju
zraCenje, kao i od interakcija izmedu jedinjenja i rastvaraca (vode). Jedinjenja koja
apsorbuju UV zracenje obi¢no sadrze dvostruke veze ili konjugovane dvostruke
veze, ukljucujuéi atome ugljenika, azota i kiseonika i karakterisu se delokalizovanim
n-elektronima. Ovakvi sistemi nazivaju se hromofore. Polutanti Zivotne sredine
sadrze hromoforne strukture, ukljucuju¢i alkene, aromaticna i heterociklicna
jedinjenja, aldehide, ketone, karboksilne kiseline, tekstilne boje, nitro i nitrozo-
derivate itd. Za primenu direktnih fotohemijskih procesa u zastiti zivotne sredine
potrebno je odrediti kvantni prinos reakcije koji obuhvata sve reakcije pri datim
uslovima koje vode razgradnji polutanta, kao rezultat apsorpcije zraenja od strane
polutanta u sistemu. Vrednost kvantnog prinosa se moze definisati odnosom izmedu
ukupnog broja molova fotohemijski razgradenog polutanta i ukupnog broja molova
fotona apsorbovanog od strane polutanta u sistemu za odredenu talasnu duzinu.
Direktna fotoliza se moze efikasno primeniti samo za one polutante koji imaju visok
molarni apsorpcioni koeficijent i kvantni prinos (Ye i sar., 2021).
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Pored fizicko-hemijskih osobina samih polutanata i primenjene doze UV
zracenja na efikasnost degradacije UV fotolizom mogu uticati slede¢i faktori: izvor
UV zraenja, pH vrednost i sastav vodenog matriksa.

Izvor UV zrafenja. Za UV fotolizu najcesce koriséeni izvori UV zradenja su
Zivina lampa niskog pritiska (eng. low pressure mercury lamp, LP-UV) i Zivina
lampa srednjeg pritiska (eng. medium pressure mercury lamp, MP-UV). LP-UV
obi¢no se proizvode za germicidne, odn. dezinfekcione svrhe, rade pri ambijentalnoj
temperaturi (obi¢no do 40°C) i emituju monohromatsko zrac¢enje najve¢im delom na
253,7 nm (85-90%) i svega 7-10% na 185 nm. MP-UV su polihromatski izvori
zracenja sa emisionim spektrom u Sirokom opsegu talasnih duzina, od VUV do IR
oblasti. MP-UV se ¢esto primenjuju kao izvor zraCenja u raznim fotohemijskim
aplikacijama, ukljucujuéi tretman razli¢itih polutanata (Li i sar., 2019; Tran i sar.,
2022). Navedeni izvori UV zraCenja imaju najSiru primenu u unapredenim
oksidacionim procesima.

pH vrednost. pH vode moze u velikoj meri uticati na efikasnost direktne fotolize
organskih polutanata u vodi. pKa vrednost uti¢e na distribuciju protonovanih i/ili
deprotonovanih oblika ciljnog jedinjenja, koji mogu imati razli¢ita svojstva
apsorpcije i kvantne prinose, ali i u vodi prisutnih prirodnih organskih materija
(POM) (Yei sar., 2021).

Sastav vodenog matriksa. Vodeni matriks moze imati veliki uticaj na efikasnost
fotodegradacije organskih polutanata, u zavisnosti od prisustva i karakteristika
supstanci koje mogu biti promotori ili inhibitori procesa. Glavni inhibitorni efekti
prirodnih organskih materija obuhvataju apsorpciju/rasipanje UV zracenja, pri cemu
moze doc¢i do formiranja nusprodukata POM. Odredeni konstituenti otpadnih voda
mogu povecati brzinu degradacije odredenih polutanata putem indirektne fotolize,
odnosno posredstvom ROS, koji nastaju fotoaktivacijom organskih materija
prisutnih u vodenom matriksu.

Nitrati takode imaju vaznu ulogu u tretmanu sa UV zraCenjem. U prisustvu
nitrata, pod dejstvom UV-C fotolize, moze do¢i do generisanja HO" i azot-dioksid
radikala (NO,) (reakcije 1-5), koji mogu ubrzati degradaciju nekih organskih
polutanata (Lado Ribeiro i sar., 2019; Tufail i sar., 2021).

NO; + hiv — NO, + O” (1)
NOs; + hv — O" + NOy 2
0" + H,0 — 2HO (3)
0" + H,0 —» HO + HO (4)
NO," + H,0 — NO, + NO; + 2H" (5)

Promotivni efekat nitrata je primeéen tokom degradacije nekoliko fenolnih
jedinjenja (Casto i sar., 2017), citostatickih lekova (Zhang i sar., 2017),
farmaceutskih proizvoda (Sun i sar., 2014) i pesticida (Wang i sar., 2017). Studija
autora Wang i sar. (2017) je ukazala na znacajan promotivni efekat NO; za
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jedinjenja koja prate mehanizam indirektne degradacije, dok je uticaj nitrata bio
znatno manji za jedinjenja koja su podloznija direktnoj fotolizi.

2.2.1.2. UV/H,0, proces

Kombinacija UV zracenja i vodonik-peroksida (UV/H,0,) je jedan od najcesce
primenjivanih homogenih fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa u
tretmanu voda ukljucujuéi vodu za piée, podzemne i otpadne vode. Smatra se jednim
od najznacajnijih fotohemijskih HR-AOPs u tretmanu voda. Tokom ovog procesa
dolazi do generisanja visoko reaktivnih hidroksil radikala i drugih ROS, koja nastaju
homolitickim cepanjem veza u molekulu H,O, pod dejstvom UV zracenja (Miklos i
sar., 2018; Lado Ribeiro i sar., 2019; Zhao i sar., 2021). Reakcije (6-10) opisuju
inicijaciju, propagaciju i terminaciju radikalskih lancanih reakcija. UV/H,0O, proces
predstavlja pogodno tehnolosko reSenje za degradaciju organskih polutanata sa
malom reaktivno$¢u prema ozonu, kao i za tretman otpadnih voda sa visokom
koncentracijom bromida, s obzirom da tokom UV/H,O, procesa ne dolazi do
formiranja bromata (Lado Ribeiro i sar., 2019).

H,0, + hv — 2HO’ (6)
H,0, + HO"— HO, + H,0 @)
H,0, + HO,' — HO" + O, + H,0 (8)
2HO," — H,0, + O, )
HO™+ HO, — O, + H,0 (10)

U skladu sa navedenim, reakcije oksidacije koje se odvijaju tokom UV/H,0,
procesa zasnivaju se na dva osnovna mehanizma koja obuhvataju direktnu fotolizu i
oksidaciju hidroksil radikalima, koji se formiraju fotolitickim razlaganjem vodonik-
peroksida (Cardoso i sar., 2021).

Kvantni prinos generisanih HO" radikala i molarni apsorpcioni koeficijent H,O,
(A=254 nm) iznose 1,0 mol/Einstein i 18,6 M™ cm™, redom (He i sar., 2019). Zbog
niskog molarnog apsorpcionog koeficijenta H,O, neophodno je da koncentracija
vodonik-peroksida bude optimizovana kako bi se generisalo dovoljno slobodnih HO®
radikala u rastvoru koji sadrzi razli¢ite konstituente i snazne apsorbere fotona.
S obzirom da vodonik-peroksid slabo apsorbuje UV zracenje, mora Se primeniti
odgovarajuca koncentracija H,O, i dovoljno velika doza UV zracenja kako bi se u
sistemu generisala Zeljena koli¢ina HO’. Medutim, H,O, primenjen u
koncentracijama ve¢im od optimalne moze da stupi u reakciju sa formiranim
hidroksil radikalima, tj. da se ponasa kao ,,ivatac” HO" (reakcije 7-10) umanjujuci
time efikasnost procesa degradacije ciljnih polutanata (Lado Ribeiro i sar., 2019).
Molarni apsorpcioni koeficijent konjugovane baze vodonik-peroksida HO,
(pKa = 11,7) mnogo je veéi (240 M ecm™) u poredenju sa molarnim apsorpcionim
koeficijentom H,0,, §to ukazuje da na efikasnost navedenog tretmana u velikoj meri
uti¢e i pH vrednost rastvora.
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Najznacajnije osobine hidroksil radikala koje su vezane za njihovu reaktivnost
su: oksido-redukcioni potencijal (E®) HO" koji u kiseloj sredini iznosi od 2,6-2,9 Vi
od 1,8-1,9 V u baznoj, zatim pKa 11,9 i koeficijent difuzije (2,3 x 10° cm?s™). Zbog
svoje visoke reaktivnosti i neselektivnosti, HO reaguju izuzetno brzo sa organskim
polutantima (konstanta brzine reda veli¢ine od 10" - 10*® M s™) (Acero i sar., 2019;
Fang i sar., 2020; Huang i sar., 2020). Pored hidroksil radikala, tokom UV/H,0,
procesa mogu se formirati i neke druge oksidacione vrste uklju¢uju¢i ROS: O,",
HO,", %0, i organske peroksil radikale ROO". Navedeni ROS su znatno slabiji
oksidacioni agensi u poredenju sa HO', ali takode u¢estvuju u lanéanom radikalskom
mehanizmu oksidacije (Olak-Kucharczyk i Ledakowic, 2017).

Efikasnost procesa prvenstveno zavisi od brzine generisanja HO’, na $ta u
velikoj meri utie talasna duzina primenjenog UV zraCenja, ali i fizicko-hemijske
karakteristike vodenog matriksa koji je podvrgnut procesu oksidacije. Hidroksil
radikali mogu da oksiduju polutante putem reakcija: apstrakcije vodonika, §to je
karakteristicno za alifati¢na jedinjenja i fenole, elektrofilne adicije na dvostruke veze
ili aromatican prsten ili elektron transfera (Tufail i sar., 2020).

Neophodno je napomenuti da reakcije adicije dovode do nastajanja
hidroksilovanih proizvoda u prisustvu kiseonika, S§to povecava hidrofilnost i
razgradljivost polutanata, ¢ime se favorizuje biotransformacija. Napad HO™ na
aromati¢na jedinjenja takode dovodi do nastajanja hidroksilovanih proizvoda, koji
su podlozni daljem otvaranju prstena i mineralizaciji. UV/H;0, se stoga najcescée
primenjuje u tehnoloskoj liniji obrade vode kao predtretman ili zavrSni, odn.
tercijarni tretman u obradi voda (Zhao i sar., 2021).

UV/H,0; proces ima nekoliko prednosti u odnosu na druge unapredene procese
oksidacije: H,O, je nakon razlaganja fotolizom bezbedan za zivotnu sredinu,
rastvorljiv je u vodi, relativno stabilan i komercijalno dostupan, a po zavrSetku
tretmana ne dolazi do nastajanja sekundarnog otpada (npr. mulja). Na efikasnost
UV/H,0, procesa uti¢u slede¢i procesni parametri: vreme reakcije, doza UV
zraenja, pocetna koncentracija H,O, i ciljnog polutanta, pH, prisustvo neorganskih
anjona (karbonati ili hidrogenkarbonati, nitrati, hloridi, fosfati) i prirodnih organskih
materija (u nastavku ¢e biti dato detaljnije objasnjenje uticaja najznacajnijih
parametara na efikasnost UV/H,O, procesa). Navedeni procesni parametri moraju
biti optimizovani za svaku specificnu aplikaciju, kako bi se postigla maksimalna
efikasnost procesa. Optimizacija tretmana se generalno izvodi variranjem
pojedinaénih procesnih parametara, dok ostali parametri ostaju konstanti (Paniagua
i sar., 2019).

Uticaj doze UV zracenja. Doza UV zraenja zavisi od kombinovanih efekata
kao $to su intenzitet UV zracenja koje emituje lampa, vreme izlaganja zracenju i
apsorbancija od strane vodenog matriksa, $to zavisi od sadzaja organskih materija,
koloidnih Cestica i drugih konstituenata vodenog matriksa koji mogu da apsorbuju i
rasipaju UV zracenje prilikom tretmana (Cibati i sar., 2022).

Uticaj pocetne koncentracije H,0,. Poznato je da razgradnja organskih
polutanata zavisi od primenjene koncentracije oksidanta. Sa porastom pocetne
koncetracije vodonik-peroksida u UV/H,O, tretmanu raste i efikasnost i brzina
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uklanjanja polutanata od interesa. Medutim, kada je H,O, prisutan u visku, moze da
se ponasa kao ,,hvatac* slobodnih radikala i da stupa u reakcije sa HO™ pri ¢emu
nastaju hidroperoksil radikali (HO,"). Nastali HO, stupaju u reakcije sa hidroksil
radikalima, §to rezultuje terminacijom radikalskih reakcija (Shad i sar., 2020). Pored
navedenog, efikasnost fotooksidacije se takode smanjuje i sa porastom pocetne
koncentracije polutanata, §to je Cesto posledica apsorpcije zracenja i sledstveno
smanjene produkcije hidroksil radikala (Deng i sar., 2013).

Uticaj pH vrednosti. pH ima vaznu ulogu u degradaciji organskih polutanata
UV/H,0, procesom jer moze uticati kako na primenjeni oksidant, tako na polutant
od interesa. Polutanti ¢ije su pKa vrednosti u opsegu 1 u odnosu na pH vrednost
vode Kkoja je podvrgnuta tretmanu mogu biti prisutni u jonizovanom ili
nejonizovanom obliku. Ovi oblici molekula se mogu znacajno razlikovati u pogledu
fotohemijskih (® i €) i hemijskih parametara (Kuo.) Koji su odgovori za efikasnost
UV/H,0, procesa (Ding i sar., 2020). Niska ili visoka pH vrednost vode moze
omoguciti da organski polutanti postaju podlozniji UV/H,0, degradaciji, pod
uticajem kiselo/bazne hidrolize ili deprotonovanja molekula polutanta. S druge
strane, jako kisela ili bazna sredina mogu smanjiti aktivnost HO" zbog povecanog
inhibitornog efekta, dekompozicije vodonik-peroksida u fotohemijski neaktivne
forme ili smanjenja redoks potencijala sa promenom pH (Venkiteshwaran i sar.,
2021).

Tako na primer, u kiselim rastvorima, viak H" jona stupa u reakciju sa HO,’
produkujué¢i H,O, (reakcija 11), ¢ime se koli¢ina generisanih HO" radikala moze
dodatno povecati pri nizim pH vrednostima (Son i sar., 2020).

HOZ. + H+ +e— H202 (11)

U baznoj sredini, H,0, se moze produkovati rekombinacijom HO" (reakcija 12),
medutim dolazi i do brze potrosnje HO" radikala u reakciji sa hidroksidnim jonima
(reakcija 13) (Son i sar., 2020), §to ima inhibitorni efekat na efikasnost UV/H,0,
procesa.

HO" + HO' — H,0, k=55x10°M*s ! (12)
HO + OH — O™ + H,0 k=13 x10"°M*s (13)

Takode, H,O, moze disosovati u hidroperoksidni anjon (HO;) pri vi§im pH
vrednostima (reakcija 14), koji moze da se ponasa kao ,Avatac HO' radikala
(reakcija 15) i da reaguje sa viskom H,0O, (reakcija 16). Ove reakcije su odgovorne
za smanjenje efikasnosti UV/H,0, procesa u baznoj sredini (Son i sar., 2020).

H,0, <> H" + HO, pKa=11,6 (14)
HO" +HO, — H,0 + 0,” k=75x10"M"s" (15
HO" + H,0,— H,0 + HO, k=27x10"M's? (16)
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Pored toga, redoks potencijal HO® smanjuje se sa povetanjem pH vrednosti
prema Nernstovoj jednacini (17) (Zhang i sar., 2016):

Evor =E130'/H20 — 0,059 pH A7)

Uticaj neorganskih anjona. Hloridi, sulfati, hidrogenkarbonati/karbonati, nitrati
i bromidi su najzastupljeniji anjoni u prirodnim vodama, koji znaCajno uti¢u na
perfomanse AOPs zasnovanih na UV zracenju. Prisutni hloridi u vodi reaguju sa
HO’ pri ¢emu nastaju manje reaktivne vrste hlora (eng. reactive chlorine radicals,
RCs) (HCIO™, CI'i CI,") (reakcije 18-20).

Cl' + HO' — HCIO™ k=43x10°M1s? (18)
HCIO™ + H" — CI' + H,0 k=3x10°M's? (19)
HCIO™ + CI' — Cl,” + OH" k=1x10°Ms? (20)

Generalno, gore prikazane reakcije smanjuju oksidativnu aktivnost i efikasnost
celokupnog degradacionog sistema. U rastvorima sa niskom koncentracijom hlorida
(50 mg/l) kompeticija izmedu hlorida i organskog supstrata za HO' radikale je
minimalna, tako da je i stepen inhibije procesa degradacije u prisustvu hlorida
relativno nizak. Pri ve¢im koncentracijama hlorida (100-150 mg/l) inhibitorni efekat
je ve¢i i HCIO” se generiSe konstantom brzine reakcije drugog reda
(4,3x10° M s™) (Zhu i sar., 2019).

Sulfati reaguju znatno sporije sa HO" (reakcija 21) u poredenju sa
hidrogenkarbonatima/karbonatima. Tokom reakcije (21) dolazi do nastajanja
reaktivnog sulfatnog radikalskog anjona (SO,”). Mnoge studije ukazuju na neznatan
efekat SO,” na efikasnost degradacije organskih polutanata primenom UV/H,0,
procesa usled malih brzina ovih reakcija (Lin i Wu, 2018; Paniagua i sar., 2019).

SO.2 + HO' — SO, + OH' k=35x10°M"s* (21)

Medu neorganskim jonima, hidrogenkarbonati 1 karbonati ispoljavaju
najznacajniji efekat ,,hivataca® slobodnih radikala, pri ¢emu u reakcijama sa HO
nastaju manje reaktivne vrste, odn. karbonantni radikali (CO;™) (reakcije 22-23)
(Paniagua i sar., 2019; Zhu i sar., 2019).

HCOy + HO' — COy™ + H,0 k=85x10°M"s” (22)
COs> + HO' — CO5™ + OH' k=38x10°M*s? (23)

Nastali CO;" radikali su mnogo selektivniji u reakcijama sa organskim
polutantnima u odnosu na reakcije HO" i brzine reakcija sa karbonatnim radikalima
su znatno manje. Prema tome, prisustvo HCO3/CO5* znadajno utice na smanjenje
stepena degradacije organskih polutanata tokom AOPs. Pozivajuci se na konstante
brzine prikazane u reakcijima (22-23) uo¢ava se da su CO;* joni oko 45 puta
reaktivniji sa HO" u odnosu na HCO; jonima, te se iz tog razloga preporucuje
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vodenje procesa pri nizim pH vrednostima (npr. pri pH < 8,3) gde je uticaj karbonata
minimalan. Takode, HCO5/CO3* joni tokom nekih fotohemijskih AOPs mogu
praviti interferencije, smanjuju¢i dostupnu frakciju zracenja, $to uti¢e i na smanjenje
prinosa HO  radikala (Molnar Jazié i sar., 2018).

Uloga nitrata u UV/H,0, procesu moze biti dvostruka. Nitrat moze poboljsati
fotodegradaciju polutanata produkuju¢i HO® nakon izlaganja UV zraenju ili
sunéevoj svetlosti. Pod dejstom UV svetlosti, NO3 se konvertuje u NO,™ i O, koji
reaguje sa vodom daju¢i HO", §to je u skladu sa reakcijama (1-5) prikazanim u
poglavlju 2.2.1.1. Blagi inhibitorni efekat NO5; na ukupnu efikasnost razgradnje
razli¢itih organskih polutanata primenom UV/H,0, procesa moze se pripisati
reakciji NOz sa HO' (reakcija (24) (Lin i Wu, 2018; Son i sar., 2020).

NO; + HO" — NO; + OH' (24)

Medutim, koli¢ina generisanih HO" iz nitrata nije dovoljna za degradaciju
polutanata od interesa, zbog niskog kvantnog prinosa NO3 (® 0,0017 mol/Einstein)
i molarnog apsorpcionog koeficijenta (exsmm = 4 M™ cm™) (Acero i sar., 2019).
Dodatno, konstanta brzine reakcije drugog reda nitrata sa hidroksil radikalima je
relativno niska (kyo yo; < 10° M™ s™), zbog &ega je inhibitorni efekat NO3
ogranicen (Acero i sar., 2019).

Ukoliko su u vodi prisutni bromidni joni, oni takode mogu da reaguju sa HO".
Ove reakcije su limitirane difuzijom, pri ¢emu je inicirano formiranje bromata.
Disproporcijom dibrom radikalskog anjona (Br,"), formiranog u reakciji (25) nastaje
molekulski brom, koji se rastvara u vodi dajuéi hipobromastu kiselinu. HOBr i njena
konjugovana baza (OBr’) predstavljaju intermedijere pri formiranju bromata s
obzirom da su prekursori radikala BrO’, ¢ije dalje reakcije vode formiranju bromata.

lako tokom UV/H,0, procesa dolazi do formiranja HOBr, reakcije koje
rezultuju krajnjem formiranju bromata supresovane su veoma brzim reakcijama koje
se odvijaju izmedu H,O, i HOBr, odn. konjugovane baze OBr’, pri ¢emu dolazi do
redukcije do Br™ (reakcije 25-27). Iz tog razloga bromati se ne formiraju tokom
UV/H,0, ¢ak i ukoliko sirova voda sadrzi povisene koncentracije bromida, za
razliku od procesa ozonizacije, gde ovi nepozeljni nusprodukti nastaju u reakciji
izmedu ozona i bromidnih jona (Zhang i sar., 2018; Molnar Jazi¢ i sar., 2020; Ye i
sar., 2022).

k— =10°M"s*

Br + Br 2 Br,” 25

’ k= 10° M5 =
H,0, + HOBr — Br + H* + H,0 + O, k=15x10'M"'s" (26)
H,0, + OB — Br + H,0 + O, k=13x10"M"s" 27)

Uticaj prirodnih organskih materija. POM je slozena heterogena smesa
organskih materija koja se sastoji od aromati¢nih i alifaticnih ugljovodoni¢nih
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struktura razli¢itih molekulskih masa i veli¢ina, hidrofobnosti i funkcionalnih grupa.
Poznato je da hromofore makromolekula POM (odn. kovalentne nezasi¢ene veze
C=C, C=0, m-veze) apsorbuju UV zracenje, smanjuju¢i dostupnu frakciju UV
zraCenja za interakciju sa H,O,, ¢ime se primarno inicira generisanje reaktivnih
hidroksil radikala (Zhao i sar., 2021). U strukturi POM zastupljene su karboksilne i
fenolne funkcionalne grupe i hinoni, koje u neutralnoj i baznoj sredini bivaju
deprotonovane i ispoljavaju veliki kapacitet kao ,.Avataci slobodnih radikala.
U reakcijama sa HO', navedene funkcionalne grupe se ponasaju isto kao i karbonatni
joni, tj. deluju kao ,,Avataci* slobodnih radikala, pri ¢emu dolazi do terminacije
radikalskih lanc¢anih reakcija i smanjenja efikasnosti razgradnje polutanata od
interesa. Hidrofobni konstituenti POM podlezu oksidativnoj razgradnji tokom
UV/H,0, procesa i konvertuju se u hidrofilnije frakcije (npr. aldehide, ketone,
karboksilne kiseline itd.) koje dalje ispoljavaju drugaciju reaktivnost prema HO" u
odnosu na polaznu strukturu POM. U zavisnosti od doze H,0, i intenziteta zracenja,
dolazi do razli¢itog stepena fragmentacije i oksidacije POM (Sillanpdé i sar., 2018;
Qian i sar., 2019, Molnar Jazi¢ i sar., 2020). Inhibitorni efekat POM na UV/H,0,
proces moze se objasniti na osnovu opste reakcije (28) (Lee i sar., 2021):

POM + HO" — produkti k=25x10"(mg C/)*s*  (28)

Sve gore navede kompetitivne reakcije, ukljucujuéi reakcije neorganskih vrsta i
POM sa visoko reaktivnim HO’, imaju naj¢e$¢e veoma znacajan i negativan uticaj
na efikasnost UV/H,0, procesa primenjenog za degradaciju specifiénih organskih
polutanata, Sto ukazuje na ¢injenicu o vaznosti optimizacije procesnih parametara,
kao neophodnog koraka u cilju postizanja maksimalne efikasnosti odabranog
tretmana.

2.2.1.3. Nove grupe unapredenih oksidacionih procesa - SR-AOPs

Unapredeni oksidacioni procesi zasnovani na generisanju sulfatnih radikala
privukli su sve vecu paznju zbog moguénosti efikasne razgradnje Siroke palete
organskih polutanata uklju¢ujuéi organske boje, surfaktante, ugljovodonike, fenole,
farmaceutike i pesticide (Yang i sar., 2019). U prvoj fazi procesa, u cilju generisanja
sulfatnih radikala (SO,”), mora se izvrsiti aktivacija odgovarajuc¢eg oksidanta. U
najces¢e koris¢ene oksidante u SR-AOPs spadaju peroksidisulfat ili persulfat
(S,05%, PS, ili PDS) i peroksimonosulfat (HSOs ili PMS). Redoks potencijal za PS
iznosi 2,01 V, odnosno 1,82 V za PMS, $to ukazuje na pogodnost primene ovih
oksidanata u unapredenim oksidacionim procesima (reakcije 29-30) (Giannakis i
sar., 2021).

S,05” + 28" — 2S0,% (29)
HSOs + 2H" + 2e"— HSO, + H,0 (30)
Najces¢e metode koje se koriste za aktiviranje PS ili PMS su metalni ili

nemetalni katalizatori, toplota, UV ili vidljiva svetlost, mikrotalasi, ultrazvuk, zatim
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elektrohemijska, alkalna i fotokataliticka aktivacija (Giannakis i sar., 2021). Shodno
tome, reaktivne vrste se mogu formirati u homogenim sistemima putem aktivacije
oksidanata prelazim metalima, fotolizom oksidanata, termolizom oksidanata i
sonolizom, ili u heterogenim sistemima (u prisustvu fotokatalizatora TiO,).

Medu razli¢itim dostupnim metodama za generisanje slobodnih radikala,
fotoliza neorganskih peroksida je dobila veliki znacaj u poslednjih nekoliko godina,
s obzirom da su ove metode pogodne i sa aspekta zastite zivotne sredine i tehno-
ekonomski su prihvatljive. Primenom SR-AOPs, organski polutantni mogu biti
oksidovani do CO,, H,O i neorganskih jona posredstvom reaktivnih radikalskih
vrsta kao $to su HO', SO,”, '0,, O,", generisanih fotoaktivacijom oksidanata. lako je
redoks potencijal pojedinih ROS nizi u odnosu na hidroksil i sulfatne radikale, ove
vrste takode mogu dovesti do razgradnje odredenih organskih polutanata (Hou i sar.,
2021). U ovom poglavlju akcenat ¢e biti stavljen na aktivaciju PS i PMS primenom
UV zracenja, tako da ¢e u skladu sa tim biti dalje razmatrani osnovni principi i
mehanizam procesa, kao i faktori koji uti¢u na efikasnost SR-AOPs.

SR-AOPs imaju nekoliko prednosti u poredenju sa nesto tradicionalnijim AOP
koji se zasnivaju isklju¢ivo na generisanju hidroksil radikala i drugih ROS:
(i) oksidacioni potencijal SO, (Eo = 2,5-3,1 V) je veci od oksidacionog potencijala
HO" (E, =1,8-2,7 V), (ii) u poredenju sa HO’, SO, radikali uglavnhom stupaju u
interakciju sa organskim polutantima koji sadrze nezasi¢ene dvostruke veze ili
aromati¢ne n-elektrone putem reakcija prenosa elektrona, (iii) SO, mogu da reaguju
sa organskim polutantnima u $irokom pH opsegu (pH od 2-8), a reakcije koje se
odvijaju tokom SR-AOPs najées¢e podrazumevaju reakcije ne samo sa SO; ", ve¢ i
HO', (iv) SO,” imaju duze vreme poluzivota (30-40 ps) u odnosu na HO™ (<1 ps)
(Peng i sar., 2021).

Hemijska i fizi¢ka svojstva PS i PMS. Peroksidisumpornu kiselinu (H,S,0g) je
prvi otkrio francuski hemic¢ar Marcelin Berthelot, u procesu elektrolize sulfatne soli.
Njena so, peroksidisulfat ili persulfat je gotovo nehigroskopna i odlikuje se dugim
rokom trajanja. Persulfat je bezbojan ili beo kristal, koji se dobro rastvara u vodi, pri
¢emu njegov vodeni rastvor reaguje kiselo. Dostupan je u vidu natrijumove
(Na,S;0s), kalijumove (K,S;0g) ili amonijumove soli ((NH,4),S;0s). Medu njima,
kalijum-persulfat ima najmanju rastvorljivost u vodi, dok primenom amonijum-
persulfata moze do¢i do nastajanja reziduala amonijaka i do sekundarne
kontaminacije. PS se moze koristiti za in situ proizvodnju slobodnih radikalskih
vrsta. Energija disocijacije veze i duzine veze (03;SO-OSQ;) iznose 140 kJ/mol i
1,497 A (Wactawek i sar., 2017). Poslednjih godina se sve viSe razmatra i ispituje
mogucénost upotrebe PS kao efikasnog oksidanta u tehnologijama zastite Zivotne
sredine, ukljucujuci i tehnologije pre¢is¢avanja vode (Kiejza i sar., 2021).

Peroksimonosulfatni anjon se dobija iz peroksimonosumporne kiseline poznatije
kao Karova kiselina (H,SOs) (eng. Caro’s acid), koju je prvi put opisao Heinrich
Caro. Karova kiselina je veoma reaktivna Kiselina koja brzo disosuje u neutralnoj
sredini.  Kalijum-peroksimonosulfat je stabilna so (eng. triple salt)
(2KHSO5-KHS0,4-K,S0,), poznata pod nazivom Oxone®. Oxone® je bela kristalna
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supstanca, koja je veoma stabilna, netoksic¢na, jeftina i dobro rastvorljiva u vodi
(>250 g/l na 20°C) (Ghanbari i Moradi, 2017).

U poredenju sa PS, PMS ima kra¢u duzinu veze (1,46 A), zbog ega je potrebna
veca energija za disocijaciju veze (377 kJ/mol). Drugim rec¢ima, PMS teorijski
zahteva vecu energiju za proizvodnju slobodnih radikala, koji nastaju homolitickim
cepanjem peroksidne veze u molekulu (Wactawek i sar., 2017). Na slici 3 prikazane
su 3D strukture natrijum-persulfata i tripletne soli Oxone®, koji zauzimaju znacajno
mesto u tehnologiji zastite Zivotne sredine.

ag
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(b) 1.460 A Q 9 ‘
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KHSOs KHSOy4 K>SOy

Slika 3. Strukture a) natrijum-persulfata i b) kalijum-peroksimonosulfata
- aktivni deo Oxone® (Waclawek i sar., 2017)

lako PMS ima veliki potencijal za primenu u unapredenim oksidacinim
procesima, §to je ispitivano kroz brojne studije novijeg datuma, PS je znatno vise
koris¢en kao prekursor sulfatnih radikala, s obzirom da su natrijumova, kalijumova
ili amonijumova so PS veoma stabilne i rastvorljive u vodi, §to je poZeljno za mnoge
prakti¢ne primene (Ike i sar., 2018).

Aktivacija PS i PMS UV zracenjem. Primena UV zracenja se smatra jednim od
najefikasnijih pristupa za aktivaciju PS i PMS i generisanje reaktivnih sulfatnih
radikala, zbog visoke energije ultraljubiCastog zraCenja. Aktivacija PS/PMS
primenom UV zrafenja je generalno povezana sa homolitickim cepanjem
peroksidne veze (O-O) u molekulu. Nakon aktiviranja PS UV zraenjem generisu se
SO," (reakcija 31), dok se aktivacijom PMS generisu HO" i SO, radikali, zbog
asimetri¢ne strukture PMS (reakcija 32). Sli¢no toplotnoj aktivaciji, generisani SO,”
mogu biti dalje transformisani u HO" kroz UV aktivaciju, u zavisnosti od pH
vrednosti vodenog rastvora (reakcija 33) (Xia i sar., 2020).

S,0¢” + hv — 2S0,” (31)
HSOs + hv — SO,” + HO' (32)
S0,” + H,0 — SO, + HO' (33)

Molarni apsorpcioni koeficijent PS ili PMS u velikoj meri utice na generisanje
radikala pri istim reakcionim uslovima. Molarni apsorpcioni koeficijent PS za
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talasnu duzinu od 254 nm (es 21,58 M? cm?) je vedi od PMS
(eps 13,6 M™ cm™), §to jednim delom ukazuje da je brzina generisanja radikala u
UV/S,0g% sistemu veéa u odnosu na UV/HSOs proces (Wang i sar., 2020). Takode,
teorijski veca efikasnost UV/S,0¢” procesa se mozZe pripisati ve¢em kvantnom
prinosu radikala (® (so;”)=1,8) u procesu sa aktiviranim PS u odnosu na
UV/HSOs sistem (® (so;~, HO®) = 1,04).

U poredenu sa nesto konvencionalnijim UV/H,0, procesom, upotreba PS ili
PMS u kombinaciji sa UV zracenjem je poslednjih godina sve viSe favorizovana
zbog lakog transporta i skladistenja oksidanata, visoke rastvorljivosti u vodi i veéeg
redoks potencijala. Takode, SO, je selektivniji radikal od HO" i veoma efikasan za
proces razgradnje organskih polutanata u Sirokom opsegu pH. Upotreba PS ili PMS
u kombinaciji sa UV zraCenjem za generisanje SO, se smatra ekoloski
prihvatljivom metodom tretmana voda i otpadnih voda (Wang i Wang, 2018).

Najvazniji faktori koji uti¢u na efikasnost UV/S,05” i UV/HSOs tretmana su:
procesni parametri poput pocetne koncentracija okidanata i pH vrednost, kao i
parametri kvaliteta vode (POM i neorganski anjoni poput hlorida, bromida,
hidrogenkarbonata/karbonata, nitrata itd.).

Uticaj pocetne koncentracije PS i PMS. Pocetna koncentracija PS i PMS je
vazan parametar za razgradnju organskih polutanata primenom SR-AOPs.
Generalno, sa povecanjem pocetne koncentracije oksidanata raste i stepen apsorpcije
UV zraCenja od strane ovih anjona, §to rezultuje formiranjem vece koli¢ine
reaktivnih radikala i posledi¢no brze razgradnje organskih polutanata. Medutim,
kada se PS primeni u visku, viSak PS reaguje sa SO,  (reakcije 34-37) generiSuci
S,05" i S,05%. Primena PMS u visku rezultuje reakcijama sa SO,~ i HO™ (reakcije
36-37) grade¢i SOs™ radikal, koji ima manji oksidacioni potencijal u odnosu na
SO,". Stoga, sli¢no kao i vodonik-peroksid (poglavlje 2.2.1.2.) visak PS ili PMS
ispoljava efekat ,,hvataca “ visoko reaktivnih slobodnih radikala generisanih tokom
SR-AOPs (Lu i sar., 2017; Shad i sar., 2020).

SO, + .08 — SO + $,05" k=1x10°M*s? (34)
SO, +S0," — S,05” k=4x10°M" s (35)
SO,” + HSOs" — HSO, + SO5” k<10°M*s® (36)
HO" + HSOs — H,0 + SOs” k=17x10"M"s" (37)

Uticaj pH. Jedan od najvaznijih procesnih parametara koji uti¢e na distribuciju
radikalskih vrsta tokom SR-AOPs je pH vrednost. PS i PMS su relativno stabilni
oksidanti u Sirokom opsegu pH. PMS moze da hidrolizuje u jako kiseloj sredini
(pH < 1). Razlikuje se specijacija disosovanih soli u zavisnosti od pH vrednosti
vode. PMS ima pKa 9,4, tako da je u obliku anjona HSOs u uslovima pH < 9.4,
odnosno kao SOs” kada je pH > 9,4. Jedna od najvecih razlika izmedu PS i PMS je
aktiviranje PMS pri razli¢itim pH vrednostima. Naime, sulfatni radikali se
dominantno formiraju u kiseloj sredini, dok su hidroksil radikali favorizovani u
baznoj sredini (Shad i sar., 2020).
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Aktivacija PS iskljucivo rezultuje generisanjem SO,", ali u vodenim rastvorima,
narocito u baznoj sredini moze da dode do reakcije izmedu sulfatnih radikala sa OH
jonima, $to dovodi do konverzije SO,” u HO". Uticaj pH na reakcije sulfatnih
radikala moze se opisati slede¢im reakcijama (38-40) (Giannakis i sar., 2021).

804._ +H +e - HSO4._ (38)
S0, + HO — SO,” + HO' (39)
SO,” + H,0 — SO, + HO" + H* (40)

Tokom UV/HSOs™ procesa, sulfatni radikali mogu da se konvertuju u hidroksil
radikale u baznoj sredini, pri ¢emu generisani HO" ubrzavaju dekompoziciju PMS
(reakcije 41-43). Zbog toga se brzina fotolize PMS u sulfatne i hidroksil radikale
povecava sa porastom pH, $to je glavni razlog za povecanje stepena degradacije
polutanata tokom ovog tretmana uporedo sa porastom pH (Deng i sar., 2013).

HO"+ HSO5 — SO5™ + H,0 k=17x10"M"s" (41)
SOs™+ S0s™ — SO, + S04+ 0, k=10x10"M"s" (42)
SO,” + OH — HO' + SO k=65x10"M"s* (43)

U slu¢aju UV/S,0¢% procesa, generalno najefikasnija degradacija organskih
polutanata je primecena u kiseloj sredini. Pri pH < 7 sulfatni radikali su dominantne
vrste u oksidacionom sistemu i imaju najznacajniju ulogu u degradaciji organskih
polutanata. U uslovima pH vrednosti: 7 < pH < 10,5 i sulfatni i hidroksil radikali
koegzgistiraju u UV/S,0g" sistemu. Medusobna reakcija (44) izmedu navedenih
radikalskih vrsta smanjuje efikasnost degradacije polutanata od interesa. Kada je
pH > 10,5 reakcija SO, sa hidroksidnim jonima je veoma znacajna (reakcija 43) i
vodi formiranju HO" koji su pri navedenim uslovima pH dominantno zastupljeni u
UV/S,0¢” sistemu (Deng i sar., 2013).

SO,”+ HO" — HSOy k=1,0x10"M"s? (44)

Kao §to je ve¢ navedeno, sulfatni radikali uglavnom reaguju putem reakcija
prenosa elektrona. Reakcije prenosa elektrona, s druge strane, mogu dovesti do
generisanja ROS, kao §to su hidroperoksil/superoksid radikali (kada je pH vrednost
rastvora ispod ili iznad pKa 4,8, redom) (Wang i sar., 2020).

Generalno, PS i PMS nakon aktivacije mogu da generisu sulfatne, ili sulfatne i
hidroksil radikale. Generisani visoko reaktivni slobodni radikali imaju tendenciju da
stupaju u razlicite reakcije i podlezu konverzijama u zavisnosti od pH vrednosti
vodenog matriksa koji je podvrgnut tretmanu (Giannakis i sar., 2021).

Uticaj parametara kvaliteta vode na efikasnost SR-AOPs. Uobicajeni parametri
kvaliteta vode, kao Sto su POM i neorganski anjoni, mogu stupati u reakcije
kompeticije sa polutantima od interesa za visoko reaktivne slobodne radikale
generisane tokom SR-AOPs, $to dovodi do pozitivnih ili negativnih uticaja na
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kinetiku degradacije. Stoga je vazno razmotriti i proceniti uticaj ovih varijabli na
efikasnost uklanjanja polutanata od interesa primenom SR-AOPs. U poglavlju
2.2.1.2. su prikazane reakcije izmedu organskih i neorganskih materija prisutnih u
vodi sa visoko reaktivnim HO', tako da ¢e u nastavku biti prikazane samo reakcije sa
sulfatnim radikalima.

Uticaj prirodnih organskih materija. Uticaj POM na efikasnost degradacije
organskih polutanata primenom SR-AOPs moze se opisati op$tom reakcijom (45)
(Leei sar., 2021).

POM + SO,” — produkti k=51x10°(mgC/)*s?  (45)

POM u vodi mogu da trose slobodne radikale za oksidaciju, odn. ponasaju se
kao ,,hvataci“ slobodnih radikala §to umanjuje efikasnost SR-AOPs za specificne
aplikacije. Reakcije slobodnih radikala SO,” ili HO™ sa prirodnim organskim
materijama (npr. aromati¢nim, ketonskim, estarskim i alifati¢cnim funkcionalnim
grupama POM) putem elektron transfera rezultuju formiranjem organskih radikala
(ROQ), koji imaju manju reaktivnost nego SO, i HO" (Luo i sar., 2019).

Uticaj hlorida. Hloridi reaguju sa SO,” generisanim primenom UV/S,0g"
procesa formiraju¢i RCs, kao $to su CI'i Cl,” (reakcija 46-50). Teorijski, moze doci
do formiranja CIOs, kao stabilnog oksidacionog nusproizvoda reaktivnih SO, i
HO’ (reakcija 48). Generalno, inhibitorni efekat hlorida na degradaciju organskih
polutanata se moze pripisati: (i) potro$nji SO, od strane hlorida kada je prisutan u
visokim koncentracijama, (ii) formiranju RCs, sa nizim oksidacionim potencijalom
u odnosu na SO, i (iii) uzajamnom ,,kvencovanju® (eng. quenching) generisanih
RCs i HO' (reakcije 49-50) (Zhang i sar., 2020).

Cl'+S0,” — CI' + SO,> k=27x108M1ts? (46)

Cl'+ClI'— Cl,” k=8,0x10°M*s? (47)
SO;”,HO® SO;~,HO*®

e 22" vociicio 2% clo, (48)

Cl,” +Cl,” — Cl, + 2 CI k=27x10°M"*s" (49)

Cl,” + HO'— HCIO + CI k=10x10°M*s? (50)

Generalno, istrazivanjima je utvrdeno da hloridi mogu imati razli¢it uticaj na
efikasnost fotohemijske degradacije, $to se pripisuje transformaciji SO,” i HO™ u
reaktivne hlorne vrste CI', CI,” i HCIO’, i konsekventno promotivnom ili
inhibitornom efektu na uklanjanje organskih polutanata (Khan i sar., 2017).
Medutim, neophodno je napomenuti da direktna reakcija PMS sa hloridima rezultuje
formiranjem HCIO i Cl, (reakcije 51-52). HCIO i HCO, (formiran reakcijom 53
izmedu hidrogenkarbonata i PMS) su sekundarni oksidanti koji mogu nastati u
procesima sa PMS, u prisustvu hloridnih i hidrogenkarbonatnih jona (Giannakis i
sar., 2021).

Cl' + HSOs — HCIO + SO~ (51)
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2CI + HSOs + H" — SO,* + Cl, + H,0 (52)
HCO3_ + HSO5_ — HCO4_ + HSO4_ (53)

Uticaj hidrogenkarbonata/karbonata. Hidrogenkarbonati i karbonati reaguju sa
sulfatnim radikalima, pri ¢emu nastaju manje reaktivne karbonatne radikalske vrste
(HCOs™ i CO3") (reakcije 54-55) (Lu i sar., 2017; Wang i sar., 2020). Generalno sa
porastom koncentracije HCO;3™ dolazi do opadanja brzine degradacije polutanata od
interesa.

HCO; + SO,” — SO, + HCO;” k=16x10°M"s" (54)
COs% + S0, — SO + COy” k=61x10"M"s" (55)

Uticaj bromida. Rezultati su pokazali da je efektat bromida na degradaciju
organskih materija UV/S,0s procesom povezan ne samo sa transformacijom
bromida, ve¢ i sa osobinama same organske materije. Generalno, sli¢no reakciji
hlorida sa sulfatnim radikalima, moze do¢i do formiranja reaktivnih radikala broma,
ukljucujuci Br' i Br,” (reakcije 56-58), i eventualno BrO;™ kao krajnjeg proizvoda pri
odredenim uslovima tretmana (reakcija 58) (Zhang i sar., 2020).

Br + SO,” — Br’ + SO~ k=35x10"M1s? (56)

Br'+ Br < Br,” k=12x10°"M?s? (57)
SO0, ,HO® S0,~,HO*

Br —— HOBI/BrO' —— BrO; (58)

Uticaj nitrata. Nitrati reaguju sa SO,” generiSu¢i NOj3™ (reakcija 59), a daljom
reakcijom propagacije moze do¢i do generisanja sekundarnih radikala kao $to su
NO,". Reakcije nitrovanja u prisustvu formiranih NO,” mogu ubrzati razgradnju
nekih organskih polutanata (Lee i sar., 2020).

NO; + SO,” — NOs" + SO~ k=50x10*M's? (59)

Na osnovu prikazanih reakcija izmedu POM, neorganskih jona prisutnih u vodi i
slobodnih radikala, moze se zakljuciti da navedeni konstituenti prirodnih voda imaju
manje izraZen inhibitorni efekat u reakcijama sa SO,” u odnosu na hidroksil radikale
(Giannakis i sar., 2021). Takode, s obzirom da su sulfatni radikali mnogo
selektivniji u odnosu na HO’, POM bi teorijski trebalo da imaju manji inhibitorni
efekat na razgradnju organskih polutanata primenom SR-AOPs u odnosu na HR-
AOP.

2.2.1.4. Primena fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa za
uklanjenje hlorovanih benzena i alahlora iz vode

Uticaj ispitivanih organskih mikropolutanata na zivotnu sredinu i zdravlje ljudi,
kao i metode kojima se mogu degradatirati jo§ uvek nisu dovoljno istrazeni. U tabeli
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3 i 4 dat je pregled studija sprovedenih u cilju uklanjanja 1,2,3-TCB i alahlora iz
razli¢itih vodenih matriksa primenom fotohemijskih AOPs.

Tabela 3. Pregled literature o primeni fotohemijskih AOPs za uklanjanje hlorovanih
benzena iz vode

Ciljno
jedinjenje

Matriks

Primenjeni
AOPs

Najznaéajniji rezultati i literatura

1,3,5-
trihlorbenzen

- dejonizovana

voda,

- rastvor
sinteticke
huminske
kiseline i

- hidrogen-
karbonata

03, 05/UV,
04/H,0,
04/UV/H,0,

Najvecéa efikasnost uklanjanja 1,3,5-TCB
je  postignuta  Os/H,O, tretmanom
([H20,]0=60 uM). Pri niskim pH (pH~2)
05/UV je bio znatno efikasniji u odnosu
na ozonizaciju ili Os/H,O,. U prisustvu
huminske kiseline (1,6 mg/l) postignuto je
92-95% uklanjanja 1,3,5-TCB, dok je u
prisustvu hidrogenkarbonata (10 mM)
uklonjeno pribliznno 80% 1,3,5-TCB
primenjenim AOPs (Masten i sar., 1996).

Hlorbenzen

dejonizovana

voda

uv,
UV/H,0,,
UV/Og, i
UV/H202/O3

Degradacija CB UV-C fotolizom je
najmanje efikasna u odnosu na ostale
tehnologije. Vise od 90% CB je
degradirano kombinovanim procesima,
pri reakcionom vremenu od 5 min.
Smanjenje pH rastvora nakon UV fotolize
pokazatelj je formiranja kiselina, kao
krajnjih nusprodukata degradacije CB
(Dilmeghani i Zahir, 2001).

Orto-
dihlorbenzen

dejonizovana

voda

UV/H,0;

Primenom UV/H,0, postignuto je > 99%
uklanjanja O-DBC pri  reakcionom
vremenu od 8 min., dok je smanjenje
sadrzaja TOC iznosilo 93% nakon
120 min. tretmana. FotokatalitiCka
degradacija je bila efikasnija u kiseloj
nego u alkalnoj sredini. Brzina
degradacije je =znacajno smanjena u
prisustvu neorganskih jona HCO3, CO4” i
CI" (Xu i sar., 2005).

Benzen
1,4-
dihlorbenzen
1,2,3-
trihlorbenzen

ultracista voda

UV2547 03:
UV/H,0,,
O3/H202

Ispitivan je uticaj pH (3-9) i izvora
zraCenja (monohromatsko (A=254 nm) i
polihromatsko  (A=185-436 nm)) na
fotodegradaciju benzena, DBC i 1,2,3-
TCB. DBC se efikasnije degradira
UV/H,0, procesom u odnosu na 1,2,3-
TCB i benzen (0,2 mM H,0,) (Real i sar.,
2007).

25



Tajana M. Simeti¢

Doktorska disertacija

Tabela 4. Pregled literature o primeni fotohemijskih AOPs za uklanjanje alahlora iz

vode
. Primenjeni e e e
Matriks AOPs Najznacajniji rezultati i literatura
- podzemna - . . .
Ispitivan ~ je  uticaj  procesnih  parametara
voda ¥ . . .
- sinteticki (koncentracija H,O, i pH) na degradaciju alahlora i
matriks UV/H,0, POM. Razgradnja alahlora UV/H,0, procesom je
. znacajno oteZzana u prisustvu POM (Song i sar.,
obogacen sa 2008)
POM '
Postignuto je 84% uklanjanja alahlora iz vode nakon
deionizovana 0 60 min. reakcije sa molekulskim ozonom.
Jvoda O/H3O Kombinovanim Os/H,0, procesom (2 mg/l Oz i
stz 6,67 mg/l H,0O,) postignuto je znatno efikasnije
uklanjanje alahlora od 94% (Qiang i sar., 2010).
Sonoliza Najefikasnija razgradnja alahlora u vodi postignuta je

dejonizovana
voda

Fotokataliza
Sonokataliza

primenom fotokatalize u prisustvu TiO,. Smanjenje
sadrzaja TOC od 50-60% je postignuto US/UV
procesom (Bagal i Gogate, 2013).

ultracista voda

Aktiviranje PS
primenom nula-
valentnog gvozda
(eng. zerovalent

Razgradnja alahlora je bila efikasna u Sirem opsegu
pH i pratila je kinetku pseudo prvog reda. Utvdeno je
da optimalni odnos ZVI:PS iznosi 2:1. Uklanjanje
alahlora je inhibirano u prisustvu POM, CI" i HCO;,
dok je uticaj NO3 i SO,* neznatan (Wang i sar.,

iron, ZVI) 2016)
UV/H,0, Brzina degradacije alahlora primenom UV/S,0¢”
ultracista voda 5 procesa je bila veéa u poredenju sa UV/H,0O,
UV/S:0s (Cvetnié i sar., 2017).
- podzemna U ovoj studiji je razvijen kin'etiélfi prediktivni model
voda za razgradnju.alahlor_a u sintetickom i prirodnom
- sinteticki vodpnqm matriksu prlmgnom.UV/HZOZ procesa. Ze}
matriks UV/H,0, Valldafll_]_u mo_d_ela korl_éc'em su ekspe.rlmentalr.n
obogacen podg_m iz studije Song i sar. (_2008), pri cemu je
POM dobijeno dobro slaganje eksperimentalnih podataka
sa prediktivnim modelom (Djadi i Kaabar, 2020).
Optimalna koncentracija PMS za uklanjanje razlicitih
mikropolutanata uklju¢ujuéi i alahlor (100 pg/l) bila
otpadna voda UV-A/PMS je 0,1 mM, pri ¢emu je postignuto 80% degradacije

nakon 60 min. tretmana (Guerra-Rodriguez i sar.,
2021).

Na osnovu literaturnih podataka moze se zakljuciti da je dostupan mali broj
studija koje se odnose na ispitivanje efikasnosti fotohemijskih unapredenih
oksidacionih procesa za uklanjanje hlorbenzena, ukljucuju¢i TCB iz vode, Sto
zahteva sprovodenje intenzivnijih istrazivanja. Takode, nema dovoljno podataka u
vezi sa ispitivanjem efikasnosti i kinetike razgradnje hlorovanih benzena primenom
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novije grupe fotohemijskih AOPs, koji su bazirani na aktivaciji persulfata i
peroksimonosulfata primenom UV zracenja.

Uvidom u dostupnu literaturu, takode, ustanovljeno je da nema dovoljno
podataka koji se odnose na uklanjanje alahlora iz vode primenom fotohemijskih
unapredenih oksidacionih procesa. Uoceno je da nedostaju i relevantni podaci o
ispitivanju uticaja vodenog matriksa (poput POM i neorganskih vrsta) na
oksidativnu degradaciju alahlora primenom kako nesto konvencionalnijeg UV/H,0,
procesa, tako i novijih SR-AOPs ukljucujuéi UV/S,0¢” i UV/HSOs tretmane, §to
zahteva opseZznija istrazivanja u ovoj oblasti.

2.3. Procena kvaliteta vode tretirane unapredenim oksidacionim
procesima

Primenom unapredenih oksidacionih procesa ve¢ina mikropolutanata se moze
efikasno ukloniti iz vode, medutim, razgradnja MPs tokom AOPs u tehnoloskoj
liniji obrade vode najc¢esée ne rezultuje potpunom mineralizacijom do vode i ugljen-
dioksida. Prema tome, nakon primene unapredenih oksidacionih procesa mogu
nastati razliciti intermedijeri odn. nusprodukti veée polarnosti u odnosu na polazne
komponente. Nastali intermedijeri se mogu detektovati primenom razli¢itih
instrumentalnih tehnika, kao $to su te¢na hromatografija visokih performansi (eng.
high-performance liquid chromatography, HPLC) i gasha hromatografija kuplovana
sa masenom spektrometrijom (eng. gas chromatography—mass spectrometry,
GC-MS). Medutim, zbog odredenih ograni¢enja navedenih analitickih sistema u
smislu visokih operativnih troskova, vremena trajanja analize i nemoguénosti
identifikovanja svih intermedijera koji mogu nastati tokom AOPs, ove metode se
¢esto dopunjuju brzim ekotoksikoloskim testovima, koji pronalaze sve vecu primenu
za procenu kvaliteta tretirane vode (Abbas i sar., 2018; Lashuk i Yargeau, 2021).

Testiranje toksi¢nosti otpadnih voda, vodenih tokova, kontaminiranih lokacija
koris¢enjem razli¢itih tehnika napredovalo je kao efikasno sredstvo, odnosno pristup
za procenu rizika po zivotnu sredinu. Biotestovi kvantifikuju fizioloske promene ili
promene ponasanja koje manifestuju zivi organizmi usled metabolickog poremecaja
izazvanog prisustvom toksikanata. Bioloski testovi se generalno izvode koriséenjem
i prokariotskih (bakterija) i eukariotskih celija, pored visecelijskih organizama kao
Sto su alge, biljke, rakovi, ribe itd. Glavni nedostatak bioloskih testova sa
visecelijskim organizmima su visoki troskovi i relativno dug reproduktivni period.
Zbog toga su Cesto favorizovani i primenjivani bioloski testovi, posebno bakterijski
bioluminiscentni testovi, zasnovani na bakterijskim ¢elijma jer su osetljiviji 1 laksi
za primenu, ekonomski pristupacniji i vremenski kraci i jednostavniji za izvodenje
(Abbas i sar., 2018).

Bioluminiscencija je vrsta hemiluminiscencije koja se pokrece enzimskom
katalizom. Bakterijski bioluminiscentni test je uveden 1969. godine i kasnije
modifikovan u enzimsku bioluminiscentnu tehniku. In vitro bioluminiscentna
reakcija katalizovana enzimom je predlozena kao test toksicnosti 1990. godine,
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nakon Cega je usledila imobilizacija na skrobnom gelu. Trenutno, bioloski testovi
koji koriste prirodne bioluminiscentne bakterije kao $to su Vibrio fischeri, Vibrio
harvey, Pseudomonas fluorescens i Pseudomonas leiognathi Siroko se koriste za
ispitivanje toksicnosti. Bioluminiscentni testovi koriste ili tipicne morske, svetlece
bakterije ili organizme izolovane iz okoline ili genetski modifikovane u
luminiscentne sojeve (Abbas i sar., 2018).

Vibrio fischeri (takode poznata i kao Photobacterium fisheri) je gram negativna,
StapiCasta, nepatogena bakterija, sveprisutno rasprostranjena u subtropskim i
morskim sredinama. Vibrio fischeri (V. fischeri) poseduje dva supstrata uklju¢ujuci
redukovani flavin mononukleotid (FMNH,) nazvan luciferin i masni aldehid dugog
lanca. Egzogeni redukcioni agensi indukuju redukciju flavin mononukleotida (FMN)
do FMNH, putem enzimskog dejstva luciferaze (flavin monooksigenaza
oksidoreduktaze). Dobijeni FMNH, reaguje sa O, daju¢i intermedijer 4a-peroksi-
flavin, koji oksiduje masni aldehid u odgovarajuc¢u kiselinu i kompleks luciferaza-
hidroksiflavin. Ovaj stabilni intermedijer se polako raspada dok emituje plavo-
zelenu svetlost sa najve¢im intenzitetom na talasnoj duzini od 490 nm (reakcija 60).

FMNH, + O, + R-CHO — FMN + H,0 + R-COOH + hv (490 nm) (60)

Bioluminiscencija je direktno povezana sa disanjem, preko lanca transporta
elektrona, i na taj nacin odrazava celijski metabolicki status. Prisustvo toksi¢nih
supstanci umanjuje rezultujucu luminiscenciju. Inhibicija metabolizma bakterija se
manifestuje slabljenjem emisije svetlosti koja odgovara nivou toksi¢nosti ispitivane
supstance (Abbas i sar., 2018).

2.3.2. Promena toksi¢nosti tokom unapredenih oksidacionih procesa

Potrebno je napomenuti da procena efikasnosti bilo kog tretmana zavisi i od
prirode nastalih nusprodukata. Na osnovu fizicko-hemijskih osobina organskih
polutanata, mogu nastati intermedijeri razgradnje koji imaju nizu, jednaku ili ¢ak
vecu toksi¢nost od polaznog jedinjenja. Dakle, promene toksi¢nosti tokom AOPs su
od velike vaznosti za procenu performansi AOPs (Wang i Wang, 2021).

Pored toga, razliCiti mehanizmi mogu biti ukljuceni u razgradnju toksi¢nih
organskih polutanata u zavisnosti od distribucije formiranih reaktivnih vrsta (Wang i
Wang, 2020), sto moze rezultirati stvaranjem razli¢itih intermedijarnih proizvoda
razgradnje sa razliCitim karakteristikama u pogledu toksi¢nosti u zavisnosti od
primenjenog AOPs i uslova procesa.

Za ispitivanje promene toksi¢nosti vodenih matriksa koji su podvrgnuti AOPs
tretmanima cCesto se koristi luminiscentni bakterijski test. Toksi¢ni organski
polutantni mogu promeniti status luminiscentnih bakterija, $to moZze smanjiti
intenzitet svetlosti. Intenzitet svetlosti luminiscentnih bakterija i toksicnost
organskog polutanta imaju dobru korelaciju u okviru odredenog koncentracionog
opsega polutanta. Naime, intenzitet svetlosti luminiscentnih bakterija opada sa
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porastom toksi¢nosti. Primeceno je da stabilnost luminiscentnih bakterija medu
razli€itim serijama moze biti razliCita. Zbog toga je preporuceno koriscenje
luminiscentnih bakterija iz iste serije za ispitivanje varijacija akutne toksi¢nosti
(Wang i Wang., 2021).

Na promenu toksi¢nosti vodenih matriksa mogu uticati slede¢i faktori: reaktivne
vrste generisane primenom AOPs i njihova koncentracija, struktura i koncentracija
organskih polutanata, koris¢ena metoda procene toksi¢nosti, eksperimentalni
parametri, eventualni rezidual primenjenih oksidanata i dr. (Wang i Wang, 2021).
Uticaj navedenih faktora na toksi¢nost tokom primene AOPs je razmatrana u
nastavku.

Visoko reaktivne radikalske vrste, koje su nastale tokom AOPs, stupaju u
reakcije sa polutantima od interesa razli¢itim reakcionim mehanizmima, §to moze
rezultovati nastajanjem Siroke palete nusprodukata razgradnje sa posledi¢nom
promenom toksi¢nosti. Na stepen toksi¢nosti veliki uticaj imaju fizicko-hemijske
osobine polutanata, §to moze uticati na razlike u toksi¢nosti, ¢ak i primenom istih
AOPs tretmana (Wang i Wang, 2021).

Brojne studije su ukazale da primenom AOPs toksi¢nost npr. otpadnih voda
moze u pocetnim fazama tretmana da se poveca, a potom sa produzenjem vremena
tretmana opada (Le i sar., 2017; Yang i sar., 2019). Porast, a potom smanjenje
toksi¢nosti ukazuju na formiranje toksi¢nih intermedijera razgradnje, koji se tokom
tretmana dalje razgraduju do manje toksi¢nih jedinjenja.

Eksperimentalni parametri kao Sto su pH, temperatura i koncentracija oksidanata
imaju uticaj na varijacije reakcionog sistema, npr. tipove i distribuciju reaktivnih
vrsta i stabilnost organskih polutanata.

Oksidanti kao $to su vodonik-peroksid, PS i PMS se &esto koriste u
unapredenim oksidacinim procesima. Da bi se toksicnost tretirane vode odredila na
adekvatan nacin, potrebno je odrediti rezidual primenjenog oksidanta, a pre procene
toksi¢nosti primeniti odgovaraju¢e metode za uklanjanje eventualnog reziduala
oksidanata iz vodenog rastvora (Olmez-Hanci i sar., 2014).

Ispitivanje toksi¢nosti je vazan parametar za evaluaciju performansi AOPs i
procenu kvaliteta tretirane vode. Stoga je potrebno obratiti paznju na promenu
toksic¢nosti pre i nakon primene AOPs. Da bi se sveobuhvatno procenio kvalitet
tretirane vode neopodno je Koristiti hemijske metode analize ukljucuju¢i i metode
skrininga nusprodukata/intermedijera razgradnje u kombinaciji sa bioloskim
metodama procene toksic¢nosti, §to bi u idealnom slucaju podrazumevalo primenu
vise razli¢itih metoda i vrsta organizama (Wang i Wang, 2021).
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3. EKSPERIMENTALNI DEO

3.1. Plan eksperimenta

Istrazivanja u okviru doktorske disertacije obuhvatila su ispitivanje efekata
unapredenih oksidacionih procesa na degradaciju 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora u
vodi. U tu svrhu ispitani su efekti primene direktne UV fotolize, kao i kombinacije
UV zradenja sa: (i) vodonik-peroksidom (UV/H,0,), (ii) persulfatom (UV/S,0¢%) i
(iii) peroksimonosulfatom (UV/HSOs) u razli¢itim vodenim matriksima, Kkoji se
medusobno razlikuju po sadrzaju i karakteristikama prirodnih organskih materija i
neorganskih jona. Istrazivanja su sprovedena u laboratorijskim uslovima na
prirodnim vodama razli¢itih karakteristika i sintetickim vodenim matriksima
obogacenim komercijalno dostupnom huminskom kiselinom, kao model supstancom
POM, 1i/ili hidrogenkarbonatima/karbonatima, kako bi se §to realnije sagledao
reakcioni mehanizam i procenila moguénost primene navedenih procesa u tretmanu
voda. Plan eksperimenta je Sematski prikazan na slici 4.

Istrazivanja su sprovedena kroz nekoliko faza:

o Ispitivanje efekata AOPs. U ovoj fazi ispitivani su efekti direktne UV
fotolize, UV/H,0,, UV/S,0¢* i UV/HSOs procesa na stepen i kinetiku
oksidativne razgradnje 1,2,3-tihlorbenzena i alahlora u razli¢itim vodenim
matriksima. U tu svrhu tokom primenjenih HR-AOP (UV/H,0,) i SR-AOPs
ispitani su efekti razlicitih reakcionih uslova:

o pH vrednost (pH 5-9,5),

o inicijalna koncentracija oksidanata vodonik-peroksida, PS i PMS
(0,031 0,3mM) i

o doza UV zragenja (0-2000 mJ/cm?).

o Ispitivanje uticaja vodenog matriksa. U cilju ispitivanja uticaja vodenog
matriksa na stepen i mehanizam oksidativne razgradnje organskih
polutanata i prirodnih organskih materija u vodi sprovedena su
istrazivanja U:

o sintetickim vodenim matriksima, sa razli¢itim sadrzajem huminskih
materija (2, 5 i 12 mg C/I DOC) i hidrogenkarbonata (100, 250 i
500 mg/1), kao najznacajnijih ,,hsvataca‘ slobodnih radikala i

o prirodnim vodama, obuhvataju¢i jednu povrSinsku vodu i dve
podzemne vode, koje se medusobno razlikuju u odnosu na sadrzaj i
karakteristike prirodnih organskih materija (3,14-6,88 mg C/l TOC;
2,10-5,90 Im™mg™* SUVA), alkalitetu (181-540 mg CaCO4/l) i drugim
parametrima kvaliteta vode (poglavlje 4.1.).

e Karbonilna jedinjenja ukljucujuc¢i karboksilne kiseline i aldehide,
analizirana pre i nakon tretmana, primenjena su kao markeri, odn.
indikatori oksidativne razgradnje organskih polutanata i u vodi prisutnih
POM.
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o Izucavanje mehanizma razgradnje. U cilju izuCavanja mehanizma
degradacije organskih polutanata u vodi i identifikacije nusprodukata
oksidativne razgradnje tokom ispitivanih fotohemijskih unapredenih
oksidacionih procesa, sprovedene su GC-MS skrining analiza i IC analiza.
Kako bi se eliminisali efekti matriksa, identifikacija degradacionih
intermedijera 1,2,3-tihlorbenzena i alahlora i sledstveno izu¢avanje glavnih
degradacionih puteva i mehanizma razgradnje sprovedeno je u spajkovanim
uzorcima ultraciste dejonizovane vode, u odsustvu interferiraju¢ih materija.

e Procena kvaliteta AOPs tretirane vode sa aspekta toksic¢nosti. 1spitivanje
kvaliteta sirove i tretirane vode (u razli¢itim fazama tretmana) sa aspekta
utvrdivanja potencijalne toksi¢nosti intermedijera/nusprodukata oksidativne
razgradnje organskih materija izvrSeno je primenom bioloSkog testa sa
bakterijama Vibrio fischeri.

[T SSSoSSSSoSSooooSooosoooosoooosoes 1
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| I 1sPITIVANIE EFER ATA HR-AOPISR-4OPs TIT 1serTrvae MERANIZMA |
: NARAZGRADNIT123-TCEIALAHLOEREA RAZGEADNIE :
| . |
| LIRS GC/ME 1 IC analiza ||
| |[FOTOLIZA nttivanuticar interm edijera :
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Slika 4. Sematski prikaz plana eksperimenta
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Vazno je napomenuti da su svi eksperimenti ukljucujuéi pripremu vodenih
matriksa i tretman vode primenom AOPs izvodeni sa pojedinaénim komponentama,
a ne u smesi, kako bi se eliminisao potencijalni uticaj kompeticije do koje moze do¢i
prilikom ispitivanja u smesama.

3.2. Hemikalije i reagensi

U laboratorijskim ispitivanjima kKkoris¢eni su slede¢i standardi: 1,2,3-
trinlorbenzen (Pestanal®, Sigma-Aldrich, CAS No. 87-61-6); alahlor (Pestanal®,
Sigma-Aldrich, CAS No. 15972-60-8); pentahlornitrobenzen - PCNB (Supelco, 5000
pg/ml u metanolu, CAS No0.82-68-8); formaldehid (Fluka, CAS No0.15513);
acetaldehid (Msynth®plus, CAS No. 75-07-0); glioksal (ACROS Organics™, CAS
No. 107-22-2) i metilglioksal (ACROS Organics™, CAS No0.78-98-8). Rastvaradi
heksan (CAS No. 110-54-3); metanol (CAS No. 67-56-1) i dihlormetan (CAS No.
75-09-2) proizvodaca J.T. Baker® bili su visokog stepena &istoée za analizu
organskih tragova (ultra resi-analyzed®).

Komercijalna huminska kiselina (HA) proizvodac¢a Fluka (CAS No. 1415-93-6)
je koris¢ena kao model supstanca prirodnih organskih materija. Komercijalno
dostupne smole Supelite DAX-8 (Supelico), makroporozni metilmetakrilat
kopolimer, i Amberlite XAD-4 (Fluka), stabilan kopolimer od polistirena i
divinilbenzena, koriS¢ene su u cilju karakterizacije POM povrSinske vode i
podzemnih voda.

Druge hemikalije koje su koris¢ene bile su: 30% rastvor H,O, (NRK, InzZenjering
Beograd, CAS No. 7722-84-1); kalijum-persulfat (Sigma-Aldrich, CAS No. 7727-
21-1, K;S,0g); kalijum-peroksimonosulfat (Sigma-Aldrich, CAS No. 70693-62-8,
2KHSOs-KHSO5-K,SO, dostupan kao Oxone); gvozde(Il)-sulfat heptahidrat
(POCH S.A., CAS No. 231-753-5, FeSO,-7H,0); amonijum-oksalat monohidrat
(Kemika d.d., Zagreb, CAS No. 6009-70-7, (NH,),C,0,-H,0); anhidrovani
natrijum-acetat (POCH S.A.,, CAS 805640115, C,H3NaO,); 1,10-fenantrolin
monohidrat (Lach-Ner, CAS No. 5144-89-8, C;,HgN,-H,0); 0-(2,3,4,5,6-
pentafluorobenzil)-hidroksilamin  (Supelco, CAS No. 57981-02-9); kalijum-
hidrogenftalat (Sigma Aldrich, CAS No. 877-24-7); natrijum-karbonat (Merck, CAS
No. 497-19-8, NaCOs); natrijum-hidrogenkarbonat (Centrohem, CAS No. 144-55-
8); natrijum-hlorid (Centrohem, CAS No. 7647-14-5, NaCl); natrijum-hidroksid
(Centrohem, CAS No. 1310-73-2, NaOH); natrijum-sulfit (Centrohem, CAS No.
7757-83-7, Na,SO3); anhidrovani natrijum-sulfat (Sigma Aldrich, CAS No. 7757-82-
6, Na,SO,); natrijum-tiosulfat pentahidrat (Centrohem, CAS No. 10102-17-7,
Na,S,03:5H,0); hlorovodoni¢na kiselina (Zorka Pharma, Sabac, CAS No.
HZ16543.1000, HCI); sumporna kiselina (Lach-Ner, CAS No. 7664-93-9, H,SO,);
cink-sulfat pentahidrat (Sigma-Aldrich, CAS No. 7446-20-0, ZnSQO,-5H,0);
kalijum-dihromat (Sigma-Aldrich, CAS No. 7778-50-9, K,Cr,0-).

Za pripremu radnih rastvora i sinteti¢kih vodenih matriksa kori$¢ena je ultradista
dejonizovana voda ASTM (American Society for Testing and Materials) tip I,
dobijena pomocu sistema za precis¢avanje (LABCONCO, WaterPro RO/PS Station).
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Sadrzaj rastvorenog organskog ugljenika u ultracistoj dejonizovanoj vodi bio je
<0,5 mg C/I, a elektroprovodljivost 0,055 uS/cm.

3.3. Vodeni matriksi

Sinteti¢ki 1 prirodni vodeni matriksi obogaceni su 1,2,3-trihlorbenzenom i
alahlorom, spajkovanjem vodenih rastvora ovih komponenti tako da se dobije
pocetna koncentracija navedenih supstanci od ~100 pg/l. Za obogacivanje matriksa
koriS¢eni su vodeni rastvori 1,2,3-TCB i alahlora koncentracije 10 mg/l, koji su
pripremani odmeravanjem odgovarajue mase Cvrstih supstanci i rastvaranjem u
dejonizovanoj vodi, uz poboljSanje rastvaranja na ultrazvu¢nom kupatilu, nakon
¢ega su rastvori profiltrirani kroz membranski celulozno-nitratni filter poroznosti
0,45 pm.

Obogaceni vodeni matriksi su ostavljani da stoje 24 h u mraku pre izvodenja
fotohemijskih  eksperimenata radi homogenizacije uzoraka. Pre pocetka
fotohemijskih eksperimenata odredivana je pocetna koncentracija ispitivanih
polutanata kako bi se kontrolisao bilo koji gubitak jedinjenja i odredila tacna
koncentracija.

Kalibracioni standardi ispitivanih supstanci pripremani su u heksanu u
koncentracionom opsegu od 1-150 ng/ml, a kao interni standard je koriséen
pentahlornitrobenzen u koncentraciji od 50 ng/ml. Za pripremu Kkalibracionih
rastvora koris¢en je osnovni rastvor ispitivanih organskih polutanata koncentracije
1 mg/ml u metanolu, od kojeg su pripremana odgovarajuca razblazenja i radni
rastvori (sekundarni rastvor koncentracije 100 pug/ml u metanolu i tercijarni rastvor
koncentracije 1 pg/ml u heksanu). Svi rastvori su ¢uvani u frizideru na temperaturi
0d 2+1°C zasti¢eni od svetlosti.

Priprema sintetickih vodenih matriksa. U istrazivanju su koriS¢ena Cetiri
sinteticka vodena matriksa:

i. ultracista dejonizovana voda, bez dodatka interferiraju¢ih agenasa, koji bi
mogli delovati kao ,vataci” slobodnih radikala i stupati u reakcije
kompeticije (u daljem tekstu kontrolni matriks),

ii. sinteticki matriks obogacen komercijalnom huminskom kiselinom (2, 5 i
12 mg C/I DOC),

iii. sinteticki matriks obogacen rastvorom hidrogenkarbonata (100, 250 i
500 mg HCO3 /1),

iv. sinteticki matriks obogacéen obema vrstama, komercijalnom huminskom
kiselinom i hidrogenkarbonatima (5 mg C/I DOC i 250 mg HCO3/l), koji je
koris¢en prilikom validacije prediktivnih modela razgradnje organskih
mikropolutanata (poglavlje 3.7.3.)

Koncentracioni opsezi huminskih kiselina i hidrogenkarbonata odabrani su tako
da obuhvate Sirok raspon koncentracija navedenih materija u prirodnim vodama. pH
svih sintetickih vodenih matriksa korigovana je tako da bude u opsegu pH 7,2+0,2.
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Sinteticki vodeni matriksi sa komercijalnom HA su pripremljeni prema
proceduri datoj u literaturi (Mosteo i sar., 2009). Pre rastvaranja odredene koli¢ine
HA, podesena je pH vrednost vode (pH 10) primenom 0,1 M NaOH, sto je u skladu
sa uslovima sredine pri kojima se rastvaraju huminske kiseline. Nakon rastvaranja,
rastvor HA je postavljen na magnetnu mesalicu radi intenziviranja meSanja tokom
24 h. Potom je rastvor profiltriran kroz 0,45 um celulozno-nitratni membranski
filter, ¢ime je dobijen radni rastvor HA sa odredenim sadrzajem rastvorenog
organskog ugljenika (~500 mg C/I DOC) koji je dalje koris¢en za pripremu
sintetickih vodenih matriksa.

Za pripremu sintetickog vodenog matriksa sa hidrogenkarbonatima koriscen je
natrijum-hidrogenkarbonat, od kojeg je napravljen radni rastvor NaHCO;
za obogacivanje ultraciste dejonizovane vode.

Prirodni vodeni matriksi. Za ispitivanje uticaja karakteristika prirodnih voda na
fotorazgradnju 1,2,3-TCB i alahlora primenjeni su obogaceni uzorci povrSinske
(re¢ne) vode i dve podzemne vode, spajkovanjem vodenim rastvorima navedenih
mikropolutanata. Fizi¢ko-hemijski parametri kvaliteta ispitivanih prirodnih voda,
kao i karakterizacija prirodnih organskih materija prisutnih u prirodnim vodama
primenom tehnike frakcionisanja sa XAD smolama prikazani su u poglavlju 4.1.

3.4. Fotohemijski eksperimenti

Direktna UV-C fotoliza, kao kontrolni fotohemijski proces, i UV/H,0,,
UV/S;,0¢” i UV/HSOs unapredeni oksidacioni procesi ispitivani su u komercijalno
dostupnom fotohemijskom reaktoru od nerdajuceg éelika, zapremine oko 0,7 I. Kao
izvor zradenja kori§¢ena je UV-C zivina lampa niskog pritiska (proizvodaca Philips)
sa maksimumom emisije zracenja na talasnoj duzini od 253,7 nm. Na slici 5 je dat
Sematski prikaz fotoreaktora.

Dedavanje
Uzorak | %€ oksidanata
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h d uzorkovanje
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¥ e \i
Slika 5. Sematski prikaz fotohemijskog reaktora
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Zivina lampa niskog pritiska pozicionirana je u centralnom delu fotoreaktora u
¢eliji od kvarcnog stakla i povezana preko balasta sa izvorom napajanja. Pre pocetka
svakog eksperimenta lampa je zagrevana 20 minuta u cilju stabilizovanja intenziteta
UV zracenja.

Nakon zagrevanja lampe, u reaktor su uvodeni vodeni uzorci u koje je
neposredno pre tretmana dodata odgovarajua zapremina rastvora primenjivanih
oksidanata (vodonik-peroksida, persulfata i peroksimonosulfata). VVodeni uzorci su
uvodeni u reaktor i uzorkovani nakon tretmana pomocu teflonske slavine smeStene
pri dnu reaktora, koja povezuje fotoreaktor sa rezervoarom sirove vode. Primenjene
doze UV zragenja bile su u opsegu 0-2000 mJ/cm? a koncentracija vodonik-
peroksida, PS i/ili PMS, koji su dozirani u vodu neposredno pre fotohemijskih
eksperimenata iznosila je 0,03 i 0,3 mM. Svi fotohemijski eksperimenti su izvodeni
u duplikatu, a dobijeni rezultati (poglavlje 4.) su prikazani kao srednje vrednosti
merenja sa standardnom devijacijom (SD).

3.5. Analiti¢ke metode

3.5.1. Odredivanje intenziteta UV zracenja

Primenom aktinometrijske metode sa ferioksalatom odreden je broj fotona
prema proceduri Hatchard i Parker (1956). U skladu sa datom procedurom, koli¢ina
jona gvozda (Fe®") koja se formira tokom fotohemijskog tretmana UV zradenjem
poti¢e od crveno obojenog fenantrolinskog kompleksa (Fe(fenan);™), pri ¢emu
molarni apsorpcioni koeficijent kompleksa na 510 nm iznosi 11100 | mol*cm™.
Ferioksalat se pod dejstvom zra¢enja razlaze prema slede¢im reakcijama (61-62):

Fe(C,04)s™ + hv — Fe?" + C,0,” + 2C,0.% (61)
Fe(C204):* + C;04”— Fe?* + 2CO, + 3 C,0,” (62)

Broj molova nastalih Fe®* jona u rastvoru nakon primene UV-C zragenja
odreduju se prema slede¢oj formuli (63):

V1ix V3 x AA (510 nm) (63)

H 2+
molovi Fe*" =
olo € 103x Vox L x (510 nm)

gde su:

V- zapremina ozra¢enog rastvora (ml);

V, - alikvot ozracenog rastvora, koji je uzet za odredivanje jona gvozda (ml);
V3 - konacna zapremina uzorka nakon kompleksiranja sa fenantrolinom (ml);
| - duzina opti¢kog puta celije (kivete);

AA (510 nm) - razlika apsorbancije rastvora pre i nakon UV tretmana;

& (510 nm) - molarni apsorpcioni koeficijent kompleksa Fe(fenan)s>".

Na osnovu eksperimentalne procedure za aktinometrijsko merenje odreden je
foton fluks koji iznosi 2,33x10°® Einsteins s™. Energija fotona na 253,7 nm odredena
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je pomoc¢u Plankove jedna¢ine i iznosi 7,82x10™° J/foton, dok intenzitet UV
zra&enja iznosi 1,5 mW/cm® (De la Cruz i sar., 2013). Doza UV zragenja (mJ/cm?)
racunata je na osnovu intenziteta UV zraCenja, vremena ekspozicije i karakteristika
matriksa, prema protokolu Ali i sar. (2018).

3.5.2. Gasno-hromatografska analiza organskih mikropolutanata

Vodeni uzorci za analizu 1,2,3-trihlorbenzena pripremani su primenom te¢no-
te¢ne ekstrakcije sa heksanom. Sadrzaj 1,2,3-TCB nakon ekstrakcije odredivan je
koris¢enjem gasne hromatografije sa detektorom sa zahvatom elektrona (na
instrumentu Agilent Technologies 6890, ®*Ni uECD, Santa Clara, California, USA),
pri ¢emu je razdavanje vrSeno primenom kapilarne gasno-hromatografske DB-XLB
kolone (30 m x 0,25 mm, 0,25 um) (J&W Scientific, Santa Clara, California, USA).
Uslovi hromatografisanja bili su slede¢i: pocetna temperatura GC rerne iznosila je
70°C (1 min.), nakon cega temperatura raste brzinom od 20°C/min do 270°C.
Primenjen je Splitless mod injektiranja. Temperatura injektora iznosila je 250°C, a
temperatura detektora 300°C. Za kvantifikaciju 1,2,3-TCB kori$¢ena je metoda
internog standard, gde je pentahlornitrobenzen kori§¢en kao interni standard.
Tac¢nost metode (recovery, %) odredena za koncentracioni nivo od 1-150 pg/l iznosi
80-105%, a preciznost (izrazena kao relativna standardna devijacija, RSD) 10-16%.
Granica detekcije metode (eng. method detection limit, MDL) procenjena je na
10 ng/l.

Vodeni uzorci za analizu alahlora takode su pripremani primenom tec¢no-te¢ne
ekstrakcije sa heksanom. Za analizu alahlora kori§¢ena je gasna hromatografija sa
masenom spektrometrijom (na instrumentu Agilent Technologies 7890B Gas
chromatograph/5977A Mass spectrometer (GS-MS), Santa Clara, California, USA),
a razdvajanje analita je vrSeno na DB-5MS kapilarnoj koloni ((30 m x 25 um x
0,25 um) J&W Scientific, Santa Clara, California, USA)). Uslovi hromatografisanja
bili su slede¢i: pocetna temperature GC rerne je iznosila 70°C koja raste brzinom od
15°C/min do 280°C. Temperatura injektora iznosila je 250°C, temperatura jonskog
izvora 230°C, a temperatura kvadrupola 150°C. Primenjen je Splitless mod
injektiranja. Analiza je vrSena u simultanom SIM (eng. selected ion
monitoring)/SCAN modu, a injektovana zapremina iznosila je 2 pl. Alahlor je
kvantifikovan pomoc¢u metode internog standarda, pri c¢emu je pentahlornitrobenzen
kori$¢en kao interni standard. Target jon (m/z) za alahlor je bio 160 sa kvalitativnim
jonima (eng. confirmation ions) (m/z): 188 i 45, dok je za pentahlornitrobenzen
target jon (m/z) 237, a kao kvalitativni joni (m/z) koris¢eni su 295 i 265. Analiticke
performanse metode su testirane u triplikatu, pri ¢emu je recovery vrednost za
koncentracioni opseg 1-150 pg/l iznosila od 103-114%, sa RSD <10%. Granica
detekcije metode je bila 50 ng/l.
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3.5.3. ldentifikacija intermedijera oksidativne razgradnje organskih
mikropolutanata i prirodnih organskih materija

Primenom GC-MS sistema izvrSena je skrining analiza kako bi se identifikovali
semipolarni i eventualno nepolarni intermedijeri razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora
nakon primene fotohemijskih  unapredenih  oksidacionih  procesa. Za
gasnohromatografski ~ skrining uz  detekciju  kvadrupolnom  masenom
spektrometrijom u intervalu m/z od 50-450 a.m.u. koris¢en je gasni hromatograf
serije Agilent Technologies 7890A Gas chromatograph/5975C Mass spectrometer
(Santa Clara, California, USA) sa HP-5MS kapilarnom kolonom ((30 m x 25 um x
0,25 um) J&W Scientific, Santa Clara, California, USA)). Hromatografsko
razdvajanje na koloni vr§eno je prema slede¢em temperaturnom programu: pocetna
temperatura GC rerne iznosila je 70°C (2 min.), zatim se temperatura povecava do
150°C sa gradijentom brzine od 25°C/min; potom se temperatura povecava do
200°C brzinom od 3°C/min i konac¢no brzinom od 8°C/min temperatura se povecava
do 280°C (10 min). Temperatura MS jonskog izvora bila je 230°C, temperatura
kvadrupola 150°C, a temperatura transfer linije 280°C. Rezultati GC-MS skrining
analize evaluirani su primenom softvera Agilent MSD Productivity ChemStation i
NIST-ove biblioteke (NISTO5 Mass Spectral Library), kao i softvera za
dekonvoluciju (Deconvolution Reporting Software).

Takode je izvrSena 1 identifikacija specifi¢nih karbonilnih jedinjenja,
karboksilnih kiselina i aldehida, kao markera oksidativne razgradnje ispitivanih
organskih polutanata, ali i u vodi prisutnih prirodnih organskih materija.

Sadrzaj karboksilnih kiselina je analiziran na jonskom hromatografu (Dionex
IC3000, Santa Clara, California, USA) sa konduktometrijskim detektorom.
Koris¢ene su lonPac AS19 i AG19 kolona i pretkolona, anjonski supresor ASRS
300, 4 mm i EGC-KOH eluent kertridz. Uslovi jonske hromatografije bili su sledeci:
zapremina injektiranja 100 pl; brzina protoka 1 mil/min; temperatura 30°C. Kao
eluent je kori$¢en kalijum-hidroksid 10 mM od 0-10 min i 10 do 58 mM od 10-
40 min. Identifikacija anjona karboksilnih kiselina zasnivala se na specifi¢nim
retencionim vremenima i poredenju sa standardnim rastvorima, a kvantifikacija je
izvrSena na osnovu izrade Kkalibracionih krivi (koncentracioni opseg od 5-
100 ng/ml).

Sadrzaj aldehida u vodi je analiziran u skladu sa protokolom US EPA 556
metode. U ispitivanim uzorcima vode prvo je podeSena pH vrednost na 6, zatim je
dodat fosfatni pufer i sredstvo za derivatizaciju (O-(2,3,4,5,6-pentafluorobenzil)-
hidroksilamin). Tako pripremljeni wuzorci vode su ostavljeni na 45°C
tokom 2 h. Po isteku vremena dodata je koncentrovana sumporna kiselina radi
zaustavljanja reakcije. Potom su uzorci temperirani do sobne temperature, dodat je
interni standard 1-hlordodekan u heksanu i izvrSena ekstrakcija. Uzorci su
analizirani primenom GC-MS tehnike na instrumentu Agilent Technologies 7890A
Gas chromatograph/5975C Mass spectrometer (Santa Clara, California, USA).
Uslovi hromatografisanja su bili sledeci: poCetna temperatura GC rerne je 40°C
(5 min.), potom temperatura raste do 130°C sa gradijentom brzine od 4°C/min
(2,2 min), zatim se temperature povecava do 180°C sa gradijentom brzine od
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12°C/min (1,13 min), i na kraju do 280°C sa gradijentom brzine od 7°C/min (tokom
11,8 min). Temperatura injektora bila je 250°C, a temperatura detektora 280°C.
Kvantifikacija je izvrSena na osnovu kalibracionih krivi (koncentracioni opseg je bio
od 5-50 ng/ml). Za analizu aldehida koris§¢en je SIM mod, pri ¢emu je jon za
kvantifikaciju (m/z) bio 181.

3.5.4. Karakterizacija prirodnih organskih materija u vodi

Karakterizacija prirodnih organskih materija povrSinske vode i podzemnih voda
vrena je metodom frakcionisanja, primenom XAD smola, prema proceduri datoj u
Goslan i sar. (2002). Pre upotrebe smole DAX-8 i XAD-4 su pripremane primenom
Soxletove ekstrakcije sa razliitim rastvara¢ima. Primena ove tehnike omogucava
izolovanje slede¢ih frakcija POM, i to hidrofobnih frakcija: frakcija fulvinskih
kiselina (eng. fulvic acid fraction, FAF) i frakcija huminskih kiselina (humic acid
fraction, HAF), kao i hidrofilnih frakcija: hidrofilna kisela frakcija (eng. hydrophilic
acid fraction, HPI-A) i nekisela hidrofilna frakcija (eng. hydrophilic non-acid
fraction, HPI-NA) (Tubi¢, 2010; Molnar, 2011). U svakoj izolovanoj frakciji
prirodnih organskih materija odredivan je sadrzaj rastvorenog organskog ugljenika.

Infracrvena spektroskopija sa Furijevom transformacijom (eng. Fourier-
transform infrared spectroscopy, FTIR) koris¢ena je za karakterizaciju komercijalne
huminske kiseline. U tu svrhu koriS¢ena je transmisiona tehnika sa kalijum-
bromidom, koja se zasnivala na homogenizaciji uzorka HA sa ¢vrstim KBr visoke
Cistoe 1 pripremi tablete koja je dalje snimana u transmisionom modu na
instrumentu Thermo-Nicolet Nexus 670 (u opsegu od 4000-400 cm™, rezolucija
4 cm™, sa brzinom od 60 skenova po analizi pri sobnoj temperaturi).

3.5.5. Test toksi¢nosti sa bakterijama Vibrio fisheri

Ispitivanje kvaliteta sirove i vode tretirane UV, UV/H,0, UV/S,0¢" i
UV/HSOs procesima sa aspekta utvrdivanja potencijalne toksi¢nosti intermedijera,
odn. nusprodukata oksidativne razgradnje organskih materija izvr§eno je primenom
toksikoloskog testa sa bakterijama Vibrio fischeri, u skladu sa protokolom standarda
ISO 11348-1 (2008). Luminiscencija bakterija je merena na instrumentu
LUMIStox 300 (Dr. Bruno Lange, Diisseldorf, Nemacka), dok su dobijeni rezultati
obradeni primenom softvera LUMISsoftlV (HACH-Lange GmbH, Nemacka).

Za odredivanje potencijalne toksi¢nosti merenje luminiscencije Vibrio fischeri je
sprovedeno u sirovoj vodi (bez dodatka oksidanata H,O,, PS i/ili PMS), nakon
obogacivanja vodenih uzoraka mikropolutantima, a potom pre i posle primene gore
navedenih fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa. Merenje luminiscencije
bakterije Vibrio fischeri izvrSeno je u pocetnom vremenu i nakon 30 minuta
inkubacije, na osnovu ¢ega je izraCunata inhibicija toksic¢nosti.

Pre pocetka izvodenja testa toksi¢nosti pripremljen je rastvor za rekonstituciju
bakterija (smeSa D(+)-glukoze monohidrata, natrijum-hlorida, magnezijum-hlorida
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heksahidrata, kalijum-hlorida i N-(2-hidroksietil)-piperazina-N-(2-etan sulfonske
kiseline), referentni standardni rastvori (ZnSO4 x 7H,0, K,Cr,0;) i NaCl kao
kontrolni rastvor u testu. Nakon toga, u vodenim uzorcima podeSena je
koncentracija NaCl na 20 g/1, pH vrednost izmedu 6,5-8 i koncentracija rastvorenog
kiseonika >3 mg O./I.

Priprema test suspenzije Vibrio fischeri bakterija. Ampula sa Vibrio fischeri
bakterijama je temperirana u vodenom kupatilu na 20°C tokom 10 minuta. Potom je
u ampulu sa bakterijama dodato 500 pl rastvora za rekonstituciju i izvrSena
homogenizacija, pri ¢emu je sadrzaj prebacen u staklenu kivetu sa poklopcem u
termoblok (15°C tokom 15 minuta). Nakon temperiranja, dodata je nova zapremina
(4500 pl) rastvora za rekonstituciju bakterija i stavljena u termoblok na 15°C (tokom
15 minuta). Tako pripremljena suspenzija bakterija je koriS¢ena za izvodenje testa
toksic¢nosti, gde je dodato po 200 pl suspenzije u svaku test kivetu i merena je
luminiscencija samih bakterija u nultom vremenu u odsustvu bilo kakvog toksi¢nog
uticaja. Po zavr$etku snimanja u iste test kivete odmah je dodato po 800 ul uzorka i
smesa je homogenizovana, a luminiscencija merena nakon 30 minuta inkubacije.

Primenom softvera LUMISsoftlV je izvrSena korekcija kontrolnog rastvora u
testu kontrole i odreden inhibitorni efekat luminiscencije bakterija za svaki ispitivani
uzorak. Formule koje su kori§¢ene za izraGunavanje odredenih parametara i efekta
inhibicije uzoraka date su u nastavku.

ke (64)
fie = T
k0

gde je:

fi: - korekcioni factor, koji sluzi za korekciju inicijalnih vrednosti luminiscencije
svih uzoraka.

lvo - luminiscencija kontrole u nultom vremenu i

I - luminiscencija kontrole nakon 30 min inkubacije.

Korekciona vrednost za luminiscenciju uzoraka u nultom vremenu (l):
Iee = Io X fie (65)

gde je:

lo - luminiscencija uzorka u nultom vremenu i

fre - srednja vrednost korekcionog faktora.
Efekat inhibicije uzoraka (H,):

Ht — [(Ict_lt)] X 100 (66)
Iet
gde je I, - luminiscencija uzorka nakon 30 min inkubacije.
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3.5.6. Odredivanje ostalih fizicko-hemijskih parametara kvaliteta vode

pH vrednost je odredivana na instrumentu pH/ION 735 (Model 04520006;
WTW, Weilheim, Nemacka), prema metodi SRPS H.Z1.111:1987.

Elektroprovodljivost vode je merena pomocu elektrokonduktometra (Hanna
Instruments, Model HI 933000; TX), prema metodi SRPS EN 27888:2009 pri ¢emu
je granica detekcije metode 1 uS/cm.

Ukupan alkalitet vodenih uzoraka je odreden prema standardnoj metodi
(APHA-AWWA-WEF, 2012), pri ¢emu je granica detekcije metode 0,4 mmol/l.

Sadriaj ukupnih organskih materija U sintetickim i prirodnim vodenim
matriksima odreden je merenjem ukupnog organskog ugljenika (eng. total organic
carbon, TOC) i rastvorenog organskog ugljenika (eng. dissolved organic carbon,
DOC) primenom TOC analizatora ElementarLiqui TOC Il (Model 35072028;
Elementar, Langenselbold, Nemacka) u skladu sa metodom SRPS ISO 8245:2007.
Granica detekcije metode iznosi 0,3 mg C/I, a granica kvantitacije 0,5 mg C/I.

UV apsorbancija na 254 nm odredivana je merenjem na CINTRA 1010, GBC
Scientific Equipement spektrofotometru.

Specificna UV apsorbancija (SUVA) racunata je na osnovu vrednosti UV s, i
DOC, prema slede¢em izrazu:

SUVA (I m-lmg-l) - UV254(Cm_1)X100 (67)
poc (59

Sadriaj anjona (nitriti, nitrati, sulfati, hloridi i bromidi) analiziran je primenom
jonske hromatografije na instrumentru Dionex 1C3000 (Santa Clara, California,
USA). Analiza je prilagodena u skladu sa EPA metodom 300.1. Kori$¢ene su lonPac
AS19 i AG19 kolona i pretkolona, anjonski supresor ASRS 300, 4 mm i EGC-KOH
eluent kertridz. Identifikacija analiziranih anjona zasnivala se na specificnim
retencionim vremenima, a kvantifikacija je izvrSena na osnovu izrade Kkalibracionih
Krivi.

3.7. Modelovanje rezultata i statisticka obrada podataka
3.7.1. Kineti¢ki model pseudo-prvog reda
Za opisivanje brzine degradacije odabranih organskih mikropolutanata u vodi

tokom ispitivanin UV/H,0, i SR-AOPs koris¢en je kineticki model pseudo-prvog
reda, prema jednacini (68):

41 = ki "
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gde je k- konstanta brzine pseudo-prvog reda. Konstanta k zasnovana na dozi
zracenja (eng. fluence based pseudo first-order rate constants) dobijena je iz nagiba
In([co])/([c]) u odnosu na primenjenu dozu UV zraenja, gde su [co] i [c] pocetna i
finalna koncentracija mikropolutanta u vodi (Bolton i Stefan, 2002; Shu i sar.,
2013). Svi eksperimenti su uradeni u duplikatu i prikazane su srednje vrednosti
rezultata sa izratunatom standarnom devijacijom.

3.7.2. Analiza glavnih komponenti i razvoj prediktivnog modela

U cilju smanjenja dimenzionalnosti skupa podataka na manji broj novih
promenljivih (glavnih komponenti) koriS¢ena je analiza glavnih komponenti
(eng. Principal Component Analysis, PCA). PCA je uradena primenom PAST
softverskog programa (eng. Paleontological Statistics version 3.2). Pre pocetka
izvodenja PCA, dobijeni eksperimentalni podaci su standardizovani primenom
sledece jednacine (69):

(tatna vrednost—srednja vrednost) (69)
SD

PCA analiza je primenjena na skupu eksperimenata sprovedenih u prirodnim
vodenim matriksima, zbog kompleksnijeg sastava prirodnog vodenog matriksa u
odnosu na sinteti¢ke, a samim tim i boljeg razumevanja procesnih parametara poput
pocetne koncentracije oksidanata, pH i doze UV zracenja na razgradnju odabranih
organskih mikropolutanata tokom fotohemijskih procesa: UV/H,0,, UV/S,0g" i
UV/HSOs'.

Koris¢enjem eksperimentalnih podataka dobijenih nakon ispitivanja oksidativne
degradacije 1,2,3-trihlobenzena i alahlora u prirodnim vodenim matriksima
primenom UV/H,0,, UV/S,0s i UV/HSOs procesa, pristupljeno je razvoju
matematickog modela za predvidanje procenta degradacije u zavisnosti od ulaznih
parametara , primenom softverskog paketa Wolfram Mathematica. Glavne varijable
(nezavisne promenljive) su: sadrzaj ukupnih organskih materija (X;), ukupan
alkalitet (X;), incijalna koncentracija primenjenih oksidanata (Xs3), pH vrednost (X,)
i doza UV zracenja (Xs) (tabela 5). Efikasnost degradacije ispitivanih
mikropolutanata (izrazena u procentima) je predstavljena kao Y, tj. zavisna
promenljiva ili odgovor (eng. response).

Tabela 5. Nezavisne promenljive kori$¢ene za dizajn prediktivnog modela

Kodirana Jedinica

Nezavisno promenljive vrednost mere Opseg
Sadrzaj ukupnih organskih materija X1 mg C/I TOC 3,1-6,9
Ukupan alkalitet X, mg CaCOsl/l 180-540
Inicijalna koncentracija oksidanata H,0O,,
PS i PMS X3 mM 0,03-0,3
pH vrednost Xa - 5,0-9,5
Doza UV zraéenja Xs mJl/cm? 30-2000
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4. REZULTATI I DISKUSIJA

4.1. Karakterizacija sinteti¢kih i prirodnih vodenih matriksa

U tabeli 6 prikazane su karakteristike sintetickih vodenih matriksa pripremljenih
u laboratoriji, koji su koriS¢eni za izuCavanje efekata huminskih kiselina i
hidrogenkarbonata na razgradnju 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora primenom UV/H,0,
i SR-AOPs procesa. Sinteticki vodeni matriksi obogaceni su: (a) komercijalnom
huminskom kiselinom (2-12 mg C/l DOC) i (b) hidrogenkarbonatima (100-
500 mg HCO;/l).

Tabela 6. Opste karakteristike sintetickih vodenih matriksa primenjenih za
izucavanje efekata fotohemijskih tretmana

Parametar Merna jedinica Srednja vrednost + SD*

Sinteticki vodeni matriks obogacen huminskom kiselinom

HA-2 HA-5 HA-12
pH - 6,84+0,20 7,14+0,20 7,16+0,20
DOC mg C/I 2,07+0,25 4,88+0,17 12,240,15
UVys4 cmt 0,095+0,012  0,358+0,025 1,32+0,043
SUVA I m*mg* 4,59+1,52 7,33+0,28 10,8+0,33

Sinteticki vodeni matriks obogacéen hidrogenkarbonatima
pH - 6,94+0,20 7,240,20 7,11+0,20
HCOs mg/I 100 250 500
Elektroprovodljivost puS/cm 21145 470+15 906+10
DOC mg C/I <0,5 <05 <0,5

SD! - standardna devijacija 24 merenja

Sinteticki matriksi obogaceni huminskim kiselinama. Opseg ispitivanih
koncentracija HA je izabran tako da obuhvati razli¢it sadrzaj prirodnih organskih
materija u kojem su obi¢no zastupljene u povrsinskim i podzemnim vodama
(Agbaba i sar., 2012; Molnar i sar., 2013; Tubi¢ i sar., 2013; Agbaba i sar., 2015;
Agbaba i sar., 2016; Xin i sar., 2020; Tufail i sar., 2021).

Analiza sintetickih vodenih matriksa sa razli¢itim sadrzajem huminskih kiselina
(2-12 mg C/I DOC) ukazuje na visoke vrednosti za UV, apsorbanciju (0,095-
1,32 cm™) i SUVA (4,59-10,8 Im™mg™), to ukazuje na hidrofobni karakter HA i
zastupljenost aromati¢nih i konjugovanih struktura.

Za odredivanje strukturnih karakteristika huminskih kiselina primenjena je i
infracrvena spektroskopija sa Fourier-ovom transformacijom. Na slici 6 prikazan je
FTIR spektar komercijalnog standarda HA. Traka na 3430 cm™ je najsira u celom
spektru i moze se pripisati valencionim vibracijama O-H veze funkcionalne grupe
fenola i/ili alkohola, kao i N-H valencionim vibracijama amina i/ili amida, a i
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mogu¢im karboksilnim kiselinama (Rodrigues i sar., 2008). Stepen zasi¢enja HA
moZe se posmatrati na osnovu dve slabe trake koje se pojavljuju u regionu 2923 cm™
i oko 2850 cm™. Ove trake se pripisuju asimetriénim i simetri¢nim valencionim
vibracijama metil i metilenske grupe (-CH,-), koje su karakteristicne za alifati¢ne i
ciklicne ugljovodonike (Giovanela i sar., 2010). Talasnoj duzini od
1609 cm™ odgovara aromatitna C=C valenciona vibracija i COO™ simetri¢na
valenciona vibracija. Traka na 1381 cm™ moze biti od O-H deformacione i C-O
valencione vibracije fenolne OH, i COO™ asimetri¢ne valencione vibracije, $to je u
skladu sa literaturnim podacima (Samios i sar., 2007; Karpukhina i sar., 2019). U
podrugju od 1011-1096 cm™ primecene su trake koje identifikuju C-O valencione
vibracije C=0 i C-O grupa ili supstanci nalik polisaharidima i Si-O silikatne
necistoce (Karpukhina i sar., 2018). Apsorpcione trake na talasnoj duzini od
914 cm™ i 752 cm™ mogu se pripisati deformacionim vibracijama van ravni
aromati¢ne C-H veze.

Uopsteno gledano, dobijeni spektar pokazuje visok intenzitet za tri trake: 3430,
1609 i 1034 cm™. Prva odgovara vodoni¢noj vezi H-OH, i/ili intermolekulskoj i/ili
intramolekulskoj OH vezi, tipa OH...OH...OH, dok se za drugu traku pretpostavlja
da potice uglavnom od C=C, C=0 veza u primarnim amidima, ketonskim i
hinonskim grupama, i treca je proizvod etarskih veza (C-O-C).

Rezultati FTIR analize ukazuju da identifikovane funkcionalne grupe, poput
fenolne i karboksilne, kao i prisutne dvostruke veze, pripadaju hidrofobnim
stukturama huminskih kiselina, kao integralnih jedinica kompleksnih POM.
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Slika 6. FTIR spektar komercijalnog standarda huminske kiseline

Sinteticki matriksi obogaceni hidrogenkarbonatnim jonima. Pored sintetickog
matriksa obogacenog huminskim kiselinama pripremljen je i sintetiCki vodeni
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matriks obogacen hidrogenkarbonatima, kao mnajznacajnijim neorganskim
whvatacima®™ slobodnih radikala, tako da obuhvati koncentracioni opseg ovih jona
koji se moze na¢i u prirodnim vodama.

Prirodni vodeni matriksi. U tabeli 7 prikazane su fizicko-hemijske
karakteristike prirodnih vodenih matriksa primenjenih za izucavanje efekata
fotohemijskih tretmana.

Tabela 7. Fizicko-hemijski parametri kvaliteta ispitivanih prirodnih voda

Srednja vrednost + SD

Parametar Merna jedinica L (?r:il::)k 4 Podzemna Podzemna
voda (RV) voda (PV-1) voda (PV-2)
pH / 7,83+0,12 8,20+0,10 8,04+0,13
Elektroprovodljivost uS/cm 369+35 729+49 952+43
Ukupan alkalitet mg CaCO4/I 181+14 440+18 540+38
TOC mg C/I 3,14+0,24 5,68+0,37 6,88+1,04
DOC mg C/I 2,83+0,12 5,23+0,31 6,74+0,65
SUVA I m*mg™ 2,10+0,10 5,90+0,03 5,05+0,75
UVs4 cm? 0,059+0,01 0,309+0,02 0,331+0,04
Ukupni aldehidi pg/l 1,31+0,50 2,42+0,30 2,79+0,20
Nitrati mg /I 3,86+0,53 1,56+0,13 2,36+0,002
Nitriti mg/I 0,01+0,005 0,01+0,005 0,016+0,002
Sulfati mg/I 33,1+2,49 18,1+3,21 22,1+0,03
Orto-fosfati mg P/l 0,20+0,03 0,051+0,02 1,54+0,34
Hloridi mg/l 41,3+2,19 4,51+0,24 12+0,002
Bromidi uo/l 45,5+4,11 64,5+8,14 77,8+1,1

PV-1- podzemna voda koriscena za ispitivanje fotodegradacije 1,2,3-TCB
PV-2- podzemna voda koriséena za ispitivanje fotodegradacije alahlora
SD - standardna devijacija na osnovu 5 merenja

Ispitivane vode se razlikuju prema sadrZzaju ukupnog i rastvorenog organskog
ugljenika (3,14-6,88 mg C/I TOC; 2,83-6,74 mg C/l DOC), UV, apsorbujucih
organskih materija (0,059-0,331 cm™) i SUVA vrednosti (5,05-5,90 | m™* mg™).
Vrednost za specificnu UV apsorbanciju ukazuje da ispitivanu povrSinsku vodu
karakteriSe prisustvo alifaticnih i aromati¢nih komponenti u strukturi POM, dok su u
podzemnim vodama prisutne POM uglavhom hidrofobnog karaktera, wvelikih
molekulskih masa i veceg stepena aromati¢nosti.

Takode, ispitivane vode se razlikuju i po vrednosti ukupnog alkaliteta (181-
540 mg CaCOs/l) i neorganskih jona poput nitrata (1,56-3,86 mg/l), sulfata (18,1-
33,1 mg/l), hlorida (4,51-41,3 mg/l) i bromida (45,5-77,8 mg/l). Prisutni neorganski
joni u vodi mogu ispoljavati efekat ,,ivataca™ prema visoko reaktivnim slobodnim
radikalima tokom fotohemijskih oksidacionih procesa, pri ¢emu dolazi do inhibicije
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odn. smanjenja efikasnosti primenjenih procesa i opadanja vrednosti konstante
brzine degradacije organskih zagaduju¢ih materija u vodi (Shad i sar., 2020).

Detaljnija karakterizacija prirodnih organskih materija u prirodnim vodama je
sprovedena tehnikom frakcionisanja POM primenom DAX-8 i XAD-4 smola.
Rezultati frakcionisanja su prikazani na slici 7. Na osnovu dobijenih rezultata
uocavamo da su u svim ispitivanim prirodnim vodenim matriksima izolovane
frakcije fulvinskih kiselina, hidrofilna kisela i nekisela frakcija, dok frakcija
huminskih kiselina nije detektovana u ispitivanim vodama.

BN HPI-NA  EEEHPIA I FAF

Slika 7. Distribucija rastvorenog organskog ugljenika u frakcijama POM:
(@ RV, (b) PV-1i (c) PV-2

U povrsinskoj vodi pretezno preovladava hidrofilni karakter POM
(53% HPI-NA i 27% HPIA), dok hidrofobna frakcija fulvinskih kiselina ¢ini svega
20% od ukupnog sadrzaja DOC. U sluCaju obe ispitivane podzemne vode
(PV-1i PV-2) uocena je dominantna zastupljenost organskih materija hidrofobnog
karaktera (slika 7). Najzastupljenija je frakcija fulvinskih kiselina (45 i 64% za PV-1
i PV-2, redom), koja ¢ini gotovo polovinu ili vise od ukupne vrednosti DOC u
zavisnosti od vode. Od hidrofilnih organskih materija kod obe ispitivane vode
dominantnija je HPI-NA frakcija (25-30%) u odnosu na HPIA frakciju (11-25%).
Karakteristike podzemnih voda su u skladu sa karakteristikama podzemnih voda sa
teritorije AP Vojvodine, Republika Srbija, kod kojih se belezi umeren do visok
sadrzaj POM (SI. List APV, 1/2010; Molnar i sar., 2013; Molnar Jazié i sar., 2018).

Rezultati frakcionisanja POM u skladu su sa opstom karakterizacijom prirodnih
organskih materija u ispitivanim vodama na osnovu surogat parametara za POM,
odn. vrednosti ukupnog i rastvorenog organskog ugljenika, UV, apsorbancije i
SUVA wvrednosti. U narednim poglavljima detaljnije ¢e biti obradivani efekti
razli¢itih vodenih matriksa na fotorazgradnju organskih mikropolutanata 1,2,3-
trihlorbenzena i alahlora fotohemijskim unapredenim oksidacionim procesima.
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4.2. Degradacija 1,2,3-trihlorbenzena u vodi primenom unapredenih
oksidacionih procesa

U okviru ovog poglavlja prikazani su rezultati ispitivanja uticaja direktne UV
fotolize i fotohemijskih unapredenih oksidacionih UV/H,0,, UV/S,0¢%, UV/HSOs
procesa na degradaciju 1,2,3-trihlorbenzena u vodi. Imajuéi u vidu da efikasnost
degradacije organskih mikropolutanata u vodi primenom unapredenih oksidacionih
procesa zavisi od sastava vodenog matriksa (sadrzaja i karakteristika POM,
alkaliteta i drugih neorganskih vrsta), eksperimentalna istrazivanja fotorazgradnje
1,2,3-trihlorbenzena su sprovedena u razli¢itim sintetiCkim i prirodnim vodama
(poglavlje 4.2.1. i 4.2.2). U cilju boljeg razumevanja ponasanja 1,2,3-trihlorbenzena
tokom fotohemijskog tretmana i uticaja pojedinih procesnih parametara (poput
pocetne koncentracija primenjenih oksidanata, pH vrednosti, doze UV zraenja)
primenjena je PCA analiza i predlozen je prediktivni model koji opisuje razgradnju
1,2,3-trihlorbenzena u ispitivanim prirodnim vodenim matriksima (poglavlje 4.2.3. i
4.2.4). Detaljnija analiza mehanizma razgradnje 1,2,3-trihlorbenzena i u vodi
prisutnin POM, kao i procena kvaliteta sirove i tretirane vode sa aspekta toksi¢nosti
primenom testa sa luminiscentim Vibrio fischeri bakterijama je data u poglavljima
4.2.5.14.2.6.

4.2.1. Degradacija 1,2,3-trihlorbenzena u sinteti¢kim vodenim matriksima
primenom unapredenih oksidacionih procesa

Poglavlje 4.2.1. obuhvata prikaz dobijenih rezultata nakon ispitivanja efikasnosti
degradacije 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu, bez dodatka interferirajucih agenasa,
primenom direktne UV fotolize i razli¢itih fotohemijskih AOPs. Detaljnije
ispitivanje uticaja huminskih Kiselina i alkaliteta na degradaciju 1,2,3-TCB u
sintetiCkim vodenim matriksima primenom navedenih procesa je prikazano u
poglavlju 4.2.1.1.

UV fotoliza. Rezultati ispitivanja uticaja direktne UV fotolize na degradaciju
1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu su prikazani na slici 8. Primenom direktne UV
fotolize stepen razgradnje 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu iznosi od 10-54%.
Stepen razgradnje raste sa povecanjem primenjene doze UV zraCenja, tako da je
maksimalna efikasnost fotodegradacije 1,2,3-TCB UV fotolizom postignuta
primenom doze zraéenja od 1400 mJ/cm?,

Poznato je da efikasnost fotohemijskin procesa u velikoj meri zavisi od
kvantnog prinosa, molarnog apsorpcionog koeficijenta, kao i sastava vodenog
matriksa. Navedeni parametri mogu se koristiti za predvidanje uklanjanja organskih
mikropolutanata primenom AOPs zasnovanih na primeni UV zraenja (Wols i
Hofman-Caris, 2012). Nizak stepen degradacije se moze pripisati relativno niskom
molarnom apsorpcionom koeficijentu 1,2,3-trihlorbenzena (0,308 x 10° I/mol/cm) na
talasnoj duzini od 253,7 nm. | pored relativno visokog kvantnog prinosa 1,2,3-TCB
(@254 19,0x107 mol/Einstein) u poredenju sa drugim organskim jedinjenjima prema
literaturi Wols i Hofman-Caris (2012), emitovana energija UV-C zracenja na
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talasnoj duzini od 253,7nm nije dovoljno efikasna da indukuje potpunu
fotodegradaciju 1,2,3-TCB, pri ¢emu dolazi do parcijalne razgradnje ispitivanog
hlorovanog jedinjenja.
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Slika 8. Degradacija 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu primenom
direktne UV fotolize

UV/H,0,, UV/S,0¢* i UV/HSO: procesi. Efekat fotohemijskih unapredenih
oksidacionih procesa na degradaciju 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu ispitivan je
pri pocetnoj koncentraciji vodonik-peroksida, persulfata i peroksimonosulfata od
0,03 mM i dozi UV zratenja od 3-300 ml/cm?® u zavisnosti od primenjenog
tretmana (slika 9).

Znacajno efikasnija fotodegradacija 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu je
postignuta kombinacijom UV zratenja i vodonik-peroksida, persulfata i/ili
peroksimonosulfata u odnosu na UV fotolizu. Stepen oksidativne degradacije 1,2,3-
TCB u kontrolnom matriksu opada slede¢im nizom: UV/S,05" (43-99%) >
UV/HSOs  (33-99%) > UV/H,O0, (25-99%). Maksimalan stepen oksidativne
degradacije 1,2,3-TCB tokom UV/H,0, procesa postignut je pri dozi UV zrafenja
od 300 mJ/cm?, dok je primenom SR-AOPs procesa gotovo potpuna degradacija
1,2,3-TCB zabelezena pri nizim dozama UV-C zradenja i to 140 ml/cm® za
UV/HSO:, odn. 70 mJ/cm? za UV/S,0* proces. Visoka efikasnost unapredenih
oksidacionih procesa moze se pripisati oksidativnom napadu visoko reaktivnih
slobodnih radikala, HO" i SO,", formiranih tokom UV/H,0, i SR-AOPs, na molekul
1,2,3-trihlorbenzena.

Dobijeni rezultati ukazuju da se najefikasnija oksidativna degradacija 1,2,3-TCB
u kontrolnom matriksu postize tokom UV/S,0¢" procesa (0,03 mM S,06% i
70 mJ/cm?). Pri istim reakcionim uslovima, u smislu doze UV-C zraenja i pogetne
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koncentracije oksidanta, razgradnja 1,2,3-TCB UV/H,O, i UV/HSOs procesima
iznosi 52 i 82%, redom, dok je doprinos direktne UV fotolize bio neznatan. Da bi se
postiglo >95% degradacije 1,2,3-TCB potrebno je primeniti oko 4 puta vecu dozu
UV-C zracenja tokom UV/H,0, procesa, odn. 2 puta vecu dozu za UV/HSOs proces
u odnosu na najefikasniji UV/S,0g% tretman.

100 - . b .
° °
A
80 1
g ‘ )
& A .
[an]
© 60 4
& ]
s a4
‘S
(3]
3
S . e UV/H,0, (0,03 mM H,0,)
a 4 UV/S,0,7 (003mMS,0.%)
UV/HSO, (0,03 mM HSO,)
0 T T T T T T T T T T T T T
0 5 100 150 200 250 300

Doza UV zracenja (mJ/cmz)

Slika 9. Degradacija 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu primenom UV/H,0,,
UV/S,0¢% i UV/HSOs procesa

Konstanta brzine degradacije 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu primenom UV
fotolize iznosi 0,567+0,07 x 10 cm* mJ™* (R? = 0,996). Dobijene konstante brzine
degradacije pseudo-prvog reda takode potvrduju da dodatak razli¢itih oksidanata
vodi povecanju k vrednosti primenom UV/H,O, i SR-AOPs u poredenju sa UV
fotolizom, $to se moze pripisati fotoliti¢koj dekompoziciji vodonik-peroksida, PS
i/ili PMS (slika 10).

Tokom ispitivanih unapredenih oksidacionih procesa uocavamo da se
k vrednost kretala u rasponu od 16,4 x 10 do 62,8 x 10 cm? mJ™* (R? 0,984-0,999).
Brzina razgradnje 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu, na osnovu konstanti brzine
degradacije pseudo-prvog reda opada sledeéim nizom: UV/S,05% > UV/HSOs >
UV/H,0,.

Uoceni trendovi efikasnosti ispitivanih procesa mogu se tumaciti na osnovu
strukture primenjenih oksidanata. Energija peroksidne (O-O) veze PS iznosi
33,5 kcal mol™ (Shah i sar., 2013), odnosno 51 kcal mol™ za vodonik-peroksid
(Reints i sar., 2000), dok za PMS vrednost nije dostupna u literaturi, ali je
predloZeno da se kreée u opsegu izmedu S,05° i H,0, na osnovu duzine O-O veze
(Yang i sar., 2010). Rastuci redosled energije O-O veze prati i redosled, odnosno
rastué¢i niz molarnog apsorpcionog koeficijenta primenjenih oksidanata na 254 nm:
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e (HSOs) 13,6 M™ cm™ < ¢ (H,0,) 18,6 M™* cm™ < & (S;0g) 21,58 M* cm™
(Anipsitakis i Dionysiou, 2004). Prikazani podaci ukazuju da se peroksidna veza u
PS i PMS moze lakse raskinuti pod uticajem UV-C zracenja u odnosu na vezu u
H,O,, jer su fotosenzibilniji nego vodonik-peroksid.
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Slika 10. Konstanta brzine degradacije 1,2,3-TCB pseudo-prvog reda u
kontrolnom matriksu

Prema dostupnim literaturnim podacima, SO,” (E° = 2,5-3,1 V) su nesto jaci i
selektivniji oksidanti u poredenju sa HO" (E° = 1,89-2,72 V), §to moze delom
objasniti i ve¢i procenat degradacije 1,2,3-TCB tokom SR-AOPs u poredenju sa
UV/H,0, tretmanom (Anipsitakis i Dionysiou, 2004, Lian i sar., 2017). Takode, u
prilog veéoj brzini degradacije 1,2,3-TCB primenom UV/S,0¢ procesa ide i
Cinjenica da su eksperimenti u kontrolnom matriksu izvedeni u neutralnoj pH
sredini, u kojoj SO,” imaju veci redoks potencijal od hidroksil radikala (Sharma i
sar., 2016).

Nekoliko studija je sprovedeno u proteklom periodu u cilju ispitivanja
razgradnje hlorovanih benzena, ukljuc¢uju¢i TCB izomere i lindan, primenom
kombinacije UV zracenja sa ozonom i vodonik-peroksidom, fotolize, foto-Fenton
procesa i elektro-Fenton procesa (Real i sar., 2007; Nienow i sar., 2008;
Senthilnathan i Philip, 2010; Nitoi i sar., 2013; Dominguez i sar., 2018). Pored toga,
nedavno je grupa autora Khan i sar. (2017) istrazivala kinetiku i mehanizam
razgradnje lindana, organohlornog pesticida, primenom UV/HSOs™ procesa, gde je
1,2,4-trihlorbenzen detektovan kao jedan od glavnih intermedijera oksidativne
razgradnje polaznog polutanta. Pregledom literature utvrdeno je da ne postoji
dovoljno podataka koji se odnose na degradaciju 1,2,3-TCB primenom UV/H,0, i
SR-AOPs, tako da ¢e dobijeni rezultati u narednim poglavljima biti uporedivani sa
srodnim jedinjenjima iz iste ili strukturno srodnih grupa.
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4.21.1. Uticaj huminskih kiselina i alkaliteta na degradaciju
1,2,3-trihlorbenzena unapredenim oksidacionim procesima

Poznato je da uobicajeni konstituenti prirodnih voda, ukljucujuéi neorganske
anjone i prirodne organske materije, mogu stupati u reakcije sa HO" i SO,",
dominantnim radikalskim vrstama koje se formiraju tokom UV/H,0O, i SR-AOPs, pri
¢emu dolazi do kompeticije sa organskim mikropolutantima (Criquet i Vel Leitner,
2009). Detaljniji uticaj vodenog matriksa, huminskih kiselina i hidrogenkarbonata,
ispitivan je na efikasnost i brzinu degradacije 1,2,3-TCB (karakterizacija matriksa
data u poglavlju 4.1., tabela 6). Deo dobijenih rezultata (ispitivanje efekata UV/H,0,
procesa na degradaciju 1,2,3-TCB u sinteti¢kim vodenim matriksima usled prisustva
huminskih kiselina i hidrogenkarbonata) je publikovan u radu autora Purkic i sar.
(2019).

Uticaj huminskih materija. Rezultati ispitivanja degradacije 1,2,3-TCB u
sintetickom vodenom matriksu oboga¢enom huminskim kiselinama  (2-
12 mg C/I DOC) primenom direktne UV fotolize (200-1400 mJ/cm?) prikazani su na
slici 11.
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Slika 11. Uticaj huminskih kiselina na degradaciju 1,2,3-trihlorbenzena u sintetickoj
vodi direktnom UV fotolizom

Kao $to je prikazano na slici 11, tokom direktne UV fotolize stepen degradacije
1,2,3-TCB u prisustvu huminskih kiselina (2 i 5 mg C/l DOC) se nije znacajnije
razlikovao i kretao se u opsegu od 9-53%. Sa porastom koncentracije HA na
12 mg C/l DOC uocen je znaCajan pad efikasnosti razgradnje 1,2,3-TCB na
maksimalnih 33%.
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Brzina degradacije 1,2,3-TCB u sintetickim vodenim matriksima obogacenim
huminskim kiselinama od 2 i 5 mg/l DOC je sli¢na kao u kontrolnom matriksu i
iznosi oko 0,53+0,07 x 10 cm? mJ™* (R* = 0,988-0,996). Medutim, pri koncentraciji
HA od 12 mg C/l DOC konstanta brzine pseudo-prvog reda direktne fotoliticke
razgradnje 1,2,3-TCB opada i iznosi 0,29+0,003 x 10° cm? mJ* (R?* = 0,992).
Dobijeni rezultati upucuju da je u prisustvu vece koncentracije HA verovatno doslo
do apsorpcije znacajnije frakcije UV-C zracenja od strane konjugovanih dvostrukih
veza molekula HA ¢ime je smanjena efikasnost fotoliticke razgradnje 1,2,3-TCB u
odnosu na kontrolni matriks i matriks sa nizim sadrzajem HA.

Na slici 12, predstavljeni su rezultati ispitivanja uticaja prisustva huminskih
kiselina (2-12 mg C/I DOC) na oksidativnu degradaciju 1,2,3-TCB u vodi primenom
UV/H,0,, UV/S,0% i UV/HSOs procesa, pri po¢etnim koncentracijama oksidanata
od 0,031 0,3 mM i doze UV zracenja od 200-1400 md/cm?.

e UV/HO,(0,03mMH.0) UVIS,07 (003mMS0,) A UV/HSO, (0,08 mM HSO,)
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Slika 12. Uticaj huminskih kiselina pri razlicitim koncentracijama: (a) 2 mg C/I
DOC; (b) 5mg C/I DOC i (c) 12 mg C/l DOC na degradaciju 1,2,3-trihlorbenzena u
sintetickoj vodi fotohemijskim UV/H,0,, UV/S,06% i UV/HSOS procesima

Dobijeni rezultati jasno ukazuju da na stepen razgradnje 1,2,3-TCB u prisustvu
HA dodatno uti¢e poletna koncentracija primenjenih oksidanata tokom sva tri
ispitivana fotohemijska procesa. Uticaj pocetnih koncentracija H,O,, PS i/ili PMS u
ispitivanom opsegu (0,03-0,3 mM) je posebno izrazen pri nizem sadrzaju HA, dok
su pri visokom sadrzaju HA (12 mg C/I DOC) ove razlike manje izraZene.
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Primenom UV/H,0, procesa (0,03 mM H,0,) stepen degradacije 1,2,3-TCB u
sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom huminskom kiselinom opada slede¢im
nizom: HA - 2 mg C/I DOC (36-71%) > HA - 5 mg C/I DOC (28-62%) > HA -
12 mg C/I DOC (22-43%). Sa porastom pocetne koncentracije H,O, uocava se
porast stepena degradacije 1,2,3-TCB, koji je u prisustvu nizeg sadrzaja HA (2 i
5mg C/l DOC) iznosio od 62-99%, odnosno od 31-66% u prisustvu 12 mg C/I
DOC.

Slican trend je zapaZen i tokom SR-AOPs, ali sa nesto efikasnijom razgradnjom
1,2,3-TCB u UV/S,0¢% sistemu, kada je primenjena niza pocetna koncentracija
oksidanata od 0,03 mM. U skladu sa tim, stepen degradacije 1,2,3-TCB u matriksu
sa nizim sadrzajem HA (2 i 5 mg C/l DOC) je iznosio od 22-80% tokom SR-AOPs.
Pri istim reakcionim uslovima u smislu pocetne koncentracije oksidanata i doze UV
zracenja stepen degradacije 1,2,3-TCB u prisustvu HA (12 mg C/I) se kretao od 21-
55%.

Sa porastom pocetne koncentracije PS i PMS na 0,3 mM uofavamo da je
postignuta skoro identi¢na efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB (54-99%) u matriksu sa
HA 21 5 mg C/l DOC, dok je pri pocetnoj koncentraciji HA od 12 mg C/I DOC
nesto znacajniji inhibitorni efekat huminskih kiselina prime¢en tokom UV/HSOs
(35-68%) u odnosu na UV/S,0” (37-75%) (slika 12).

UV/H,0, i SR-AOPs procesima je postignuta gotovo potpuna oksidativha
razgradnja 1,2,3-TCB (~99%) u prisustvu HA pri relativno niskim koncentracijama
(21 5 mg C/1 DOC) primenom vece pocetne koncentracije oksidanata H,O,, PS i
PMS od 0,3 mM i doze UV zragenja od 1400 mJ/cm®. U slu¢aju matriksa sa viim
sadrzajem HA od 12 mg C/1 DOC, pri istim reakcionim uslovima, maksimalna
razgradnja 1,2,3-TCB je iznosila oko 75% (slika 12). Prikazani rezultati ukazuju da
je prisustvo huminskih kiselina rezultovalo zna¢ajnom inhibicijom razgradnje 1,2,3-
TCB u odnosu na kontrolni matriks, $to je posebno evidentno pri Visokoj
koncentraciji HA od 12 mg C/I DOC.

Izrazeniji inhibitorni efekat HA u UV/H,0, sistemu moze se teorijski pripisati
veéoj brzini reakcija POM sa HO' (kpo+ pou 2,23 X 10° M's™) u poredenju sa SO,”
radikalima (kso;- pom 6 X 10° M's™). Takode, veéa selektivnost SO~ u odnosu na
HO™ moze objasniti manji inhibitorni efekat huminskih kiselina tokom razgradnje
1,2,3-TCB primenom UV/S,04" procesa u odnosu na UV/H,O, (Zhang i sar.,
2019).

Dobijeni rezultati razgradnje 1,2,3-TCB tokom primene ispitivanih UV/H,0; i
SR-AOPs su interpretirani na osnovu kinetike razgradnje (slika 13), gde je jasno
uocena dobra korelacija izmedu pocetne koncentracije HA (2-12 mg C/I DOC) i
vrednosti za konstante brzine degradacije pseudo-prvog reda (R*>0,99). Brzina
razgradnje 1,2,3-TCB u sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom huminskim
kiselinama, na osnovu konstanti brzine degradacije pseudo-prvog reda, opada
slede¢im redosledom: UV/S,05” > UV/HSOs > UV/H,0,.

Pri nizem sadrzaju HA (2 i 5 mg C/l DOC), primenom UV/H,0, (0,03 mM
H,0,) procesa k vrednost je bila u rasponu od 0,525 x 10 - 0,693 x 10° cm? mJ?,
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dok je tokom SR-AOPs iznosila od 0,76 x 10° - 1,15 x 10”° cm® mJ™. Sa porastom
pocetne koncentracije HA na 12 mg C/l DOC, pri istim eksperimentalnim uslovima,
k vrednost za UV/H,0, i SR-AOPs bila je znacajno niza (0,231 x 10° -
0,505 x 10 cm?® mJ™).

a UVHO,(0mMHD) m UVISO (003mMS,0.) ®  UV/HSO, (0,03 mM HSO,)
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Slika 13. Korelacija izmedu konstanti brzine degradacije 1,2,3-TCB u sintetickom
vodenom matriksu i koncentracije huminskih kiselina tokom: (a) UV/H,O,,
(b) UV/S,04% i (c) UV/HSOs procesa

Povec¢anjem pocetne koncentracije oksidanata H,O,, PS i PMS na 0,3 mM u
fotohemijskim oksidacionim procesima dolazi do zna¢ajnog povecéanja k vrednosti u
matriksu sa nizim sadrzajem HA od 2 i 5 mg C/1 (2,57 x 10° - 3,7 x 10° cm? mJ™).
Medutim, u matriksu sa HA od 12 mg C/I nije prime¢eno znadajnije povecanje K
vrednosti (0,53 x 10° - 0,86 x 10 cm? mJ™) u odnosu na nizu po&etnu koncentraciju
primenjenih oksidanata kod svih ispitivanih tretmana (slika 13).

Porede¢i dobijene konstante brzine degradacije sa kontrolnim matriksom
(poglavlje 4.2.1., slika 10) uofava se znacajan uticaj huminskih kiselina kao
interferiraju¢ih agenasa. Pored toga, za postizanje potpune razgradnje 1,2,3-TCB u
vodi u prisustvu huminskih kiselina potrebno je primeniti znatno ve¢u dozu UV-C
zraCenja u zavisnosti od procesa, kao i ve¢u pocetnu koncentraciju oksidanata u
poredenju sa kontrolnim matriksom.

Poznato je da sastav HA moze da varira u zavisnosti od funkcionalnih grupa
prisutnih u njihovim strukturama. Strukture poput karboksilnih kiselina, fenola i
hinona ¢esto ¢ine integralni deo HA, a ¢ije je prisustvo indukovano u komercijalnom
standardu HA na osnovu analize FTIR spektra (poglavlje 4.1., slika 6). Navedene
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strukture se ponasaju kao ,,ivataci” slobodnih radikala (de Melo i sar., 2016), ¢ime
se moze objasniti inhibitorni efekat HA. Dodatno, prisutne funkcionalne grupe u
strukturi HA su pri ispitivanoj neutralnoj sredini mahom deprotonovane i zato
ispoljavaju veliki ,,scavenger* efekat prema nastalim slobodnim radikalima. Takode,
huminske kiseline mogu reagovati i sa organskim mikropolutantima preko
kataliti¢kih i sorpcionih reakcija, kao i putem fotosenzibilizacije i reakcija
kompeticije (Tan i sar., 2013).

Povecanje pocetne koncentracije huminskih kiselina u sintetickim vodenim
matriksima dovodi do izrazenijeg inhibitornog efekta. Brojne studije su ukazale na
inhibitorni efekat HA tokom oksidacije strukturno razli¢itih mikropolutanata u vodi,
gde pri visokoj koncentraciji huminske kiseline stupaju u reakcije kompeticije sa
polutantima od interesa za supstrat, odnosno HO" i SO, radikale, ¢ime se smanjuje
dostupnost slobodnih radikala za oksidaciju mikropolutanata. Pored toga, visoke
koncentracije HA smanjuju intenzitet prodiranja UV zracenja kroz reakcionu smesu,
§to takode vodi smanjenoj efikasnosti fotohemijskih procesa (Kwon i sar., 2015;
Sharma i sar., 2015; Luo i sar., 2016; Chen i sar., 2019; Fu i sar., 2019). Autori
brojnih studija su ukazali da razlike u karakteristikama prirodnih organskih materija
imaju znacajan uticaj na razgradnju organskih mikropolutanata u vodi (Chen i sar.,
2013). Khan i sar. (2017, 2021) su ukazali da ¢ak i niske koncentracije HA od
1 mg/l takode imaju znacajan uticaj na razgradnju organohlornog pesticida lindana
tokom UV/S,0s% i UV/HSOs procesa, gde stepen razgradnje iznosi 31% i 61%,
redom. Negativan uticaj POM na degradaciju Siroke palete organskih
mikropolutanata primenom SR-AOPs takode je naveden u brojnim studijama (Luo i
sar., 2016; Jiang i sar., 2018; Angkaew i sar., 2019; Fu i sar., 2019; Gu i sar.,
2019; Zhang i sar., 2019; Chen i sar., 2020; Gao i sar., 2020).

Uticaj alkaliteta. Medu neorganskim jonima, prisustvo i uticaj
hidrogenkarbonata/karbonata je vazan za procenu efikasnosti AOPs, prvenstveno
zbog visokog afiniteta prema nastalim slobodnim radikalima tokom procesa. Ovi
joni obi¢no deluju kao ,,avataci SO," i HO', pri ¢emu mogu nastati manje reaktivne
radikalske vrste HCOj3 i CO;” (detaljniji mehanizam ovih reaktivnih vrsta sa
slobodnim radikalima dat je u opstem delu, poglavlja 2.2.1.2. 1 2.2.1.3).

Rezultati ispitivanja uticaja alkaliteta na efikasnost degradacije 1,2,3-TCB u
sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom hidrogenkarbonatima (100-500 mg/l)
primenom UV fotolize, kao kontrolnog procesa, prikazani su na slici 14. Potrebno je
napomenuti da veliki uticaj na ravnotezu, odn. distribuciju H,COs;, HCO3 i CO5*
ima pH vrednost. Stoga, na osnovu pKa vrednostima za H,CO4/HCO;/CO5*
(tj. pKa;=6,3 i pKay=10,3) (Zhou i sar., 2018), dominantne vrste pri ispitivanoj
neutralnoj pH vrednosti su hidrogenkarbonati, pa ¢e u skladu sa tim biti i tumaceni
dobijeni rezultati.

Stepen degradacije 1,2,3-TCB tokom UV fotolize raste sa porastom doze UV
zralenja, a opada sa povecCanjem pocetne koncentracije HCO;3 U sintetickoj vodi.
Razgradnja 1,2,3-TCB UV fotolizom u prisustvu HCO3™ od 100 i 250 mg/l prati
potpuno isti trend, pri ¢emu efikasnost uklanjanja iznosi od 7-58%. Stepen
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razgradnje 1,2,3-TCB opada sa porastom koncentraciji HCO3; na 500 mg/1 i krece se
u rasponu od 4-38%.

Primenom UV fotolize zapaZzamo da je najveci uticaj na efikasnost degradacije
1,2,3-TCB primecen pri koncentraciji od 500 mg HCO;/l, gde konstanta brzine
fotorazgradnje k iznosi 0,387 x 10 cm? mJ?, dok je pri nizim koncentracijama
HCO; (100 i 250 mg/l), k vrednost nesto visa i iznosi oko 0,60 x 10° cm? mJ™.
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Slika 14. Uticaj hidrogenkarbonata na degradaciju 1,2,3-TCB u sintetickoj vodi
direktnom UV fotolizom

Na slici 15 prikazani su rezultati ispitivanja uticaja poCetne koncentracije
hidrogenkarbonata (100-500 mg/l) na oksidativhu degradaciju 1,2,3-TCB u
sintetiCkom vodenom matriksu primenom UV/H,O, i SR-AOPs pri pocetnoj
koncentraciji oksidanata od 0,03-0,3 mM i dozi UV zragenja od 200-1400 mJ/cm’,
Generalno posmatrano, dobijeni rezultati ukazuju da se razgradnja 1,2,3-TCB u
prisustvu hidrogenkarbonata odvija gotovo identi¢no primenom sva tri fotohemijska
oksidaciona procesa. Pored toga, uticaj pocetne koncentracije primenjenih
oksidanata na efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB u prisustvu hidrogenkarbonata je
neznatan, $to nije bio slucaj sa fotorazgradnjom 1,2,3-TCB u vodenom matriksu
obogac¢enom huminskim kiselinama (slika 12).

U sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom hidrogenkarbonatima (100-
250 mg/l) stepen degradacije 1,2,3-TCB, pri pocetnoj koncentraciji oksidanata od
0,03 mM, kretao se u medusobno veoma sli¢cnom opsegu tokom svih ispitivanih
AOPs (~20-95%). U vodenom matriksu obogac¢enom ve¢om koncentracijom
hidrogenkarbonata (500 mg/l), pri istim reakcionim uslovima, maksimalan stepen
razgradnje 1,2,3-TCB kretao se oko 85% za UV/H,0O, i UV/HSOs procese do
maksimalnih 90% postignutih primenom UV/S,0s> procesa. Primena vece po&etne
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koncentracije oksidanata H,O,, PS i/ili PMS od 0,3 mM tokom UV/H,0, i SR-AOPs
procesa rezultovala je takode medusobno veoma slicnom efikasno$¢u procesa i
visokim stepenom razgradnje 1,2,3-TCB (do 99%, kada se primeni doza UV
zratenja od 1400 md/cm?).

® UV/H,0,(0,03mMH,0,) UVIS0,” (003mMS,0") A UV/HSO, (0,03 mM HSO,)
O UVH,0,(03mMH,0,) UVISO,”(03mMS0,) A UV/HSO, (03 mMHSO,)
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Slika 15. Uticaj hidrogenkarbonata pri razlicitim koncentracijama: (a) 100 mg/I,
(b) 250 mg/1 i (c) 500 mg/l na degradaciju 1,2,3-TCB u sintetickoj vodi
fotohemijskim UV/H,0,, UV/S,0¢” i UV/HSOs procesima

Dobijeni rezultati koji su takode i kineticki interpretirani ukazuju da u uslovima
bliskim neutralnim (pH 7,2+0,2), u matriksu obogacenom hidrogenkarbonatima,
UV/S,05” ima blagu prednost u odnosu na UV/HSOs i UV/H,0, procese u pogledu
razgradnje 1,2,3-TCB. Razlog tome moze biti brzina reakcije HCOj3™ sa slobodnim
radikalima. Brzina reakcije hidrogenkarbonata sa HO® dominantno formiranim
tokom UV/H,0, procesa je i do tri puta veca u poredenju sa SO, (poglavlje 2.2.1.2.
(reakcija 22) i 2.2.1.3. (reakcija 54), §to za rezultat ima manje izrazen uticaj HCO3
na razgradnju 1,2,3-TCB u UV/S,0g” sistemu.

Na slici 16 prikazani su rezultati korelacije izmedu vrednosti za konstantu brzine
degradacije  pseudo-prvog reda i ispitivanih  pocetnih  koncentracija
hidrogenkarbonata (100-500 mg/l) u sintetickom vodenom matriksu. Dobijeni
rezultati ukazuju da se kinetika razgradnje 1,2,3-TCB mozZe uspe$no opisati
primenom modela pseudo-prvog reda (R? >0,97). Konstanta brzine degradacije
pseudo-prvog reda u  sintetiCkom  vodenom  matriksu  obogacenom
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hidrogenkarbonatima pratila je slede¢i redosled: UV/S,0s° > UV/HSOs >
UV/H,0,.

Primenom nize pocetne koncentracije oksidanata (0,03 mM) k vrednost tokom
ispitivanih AOPs primenjenih na vodeni matriks obogac¢en hidrogenkarbonatima
(100-500 mg/l) kretala se od ~ 1,50 x 10® - 2,47 x 10 cm? mJ™. Uporedo sa
porastom pocetne koncentracije oksidanata na 0,3 mM beleZi se i porast k vrednosti
u rasponu od 2,2 x 10 - 3,96 x 10° cm* mJ* (SR-AOPs), odn. 1,99 x 107° -
3,51 x 10°°cm® mJ™ za UV/H,0, proces.
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Slika 16. Korelacija izmedu konstanti brzine degradacije 1,2,3-TCB u sintetickom
vodenom matriksu u prisustvu hidrogenkarbonata tokom
(a) UV/H,0,, (b) UV/S,0¢” i (c) UV/HSOs procesa

Povecanje pocetne koncentracije HCO; u sintetickom vodenom matriksu
rezultovalo je smanjenjem konstante brzine degradacije 1,2,3-TCB, $to se moze
pripisati njihovom inhibitornom efektu usled jakog afiniteta prema visoko
reaktivnim HO™ i SO, radikalima. Takode, povecanje pocetne koncentracije
primenjenih oksidanata u fotohemijskim procesima dovodi do porasta k vrednosti i
to do oko 6 puta u odnosu na samu UV fotolizu (slika 14). U poredenju sa
sintetickim vodenim matriksom obogac¢enim huminskim kiselinama (slika 12)
uocava se veci inhibitorni efekat HA u odnosu na efekat hidrogenkarbonata na
razgradnju 1,2,3-TCB (slika 15). Izrazeniji inhibitorni efekat huminskih kiselina
nego hidrogenkarbonata posebno je uocljiv u sluCaju primene nize pocetne
koncentracije H,0,, S,0¢7 ili HSOs od 0,03 mM (vrednosti k su i do 3 puta nize u
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matriksu oboga¢enom HA), dok su pri vecoj pocetnoj koncentraciji oksidanata ove
razlike mnogo manje izrazene.

Publikovane studije navode da se dodavanjem karbonata u UV/S,0g% sistem
generiSu reaktivne karbonatne vrste sposobne da katalizuju reakcije propagacije, $to
rezultira ve¢om produkcijom SO,” radikala (Lu i sar., 2017). Medutim, kada su
hidrogenkarbonatni joni prisutni u visokim koncentracijama u UV/S,0g sistemu,
znaajna koli¢ina SO,” se transformiSe u karbonatne radikale kao rezultat
,scavenger efekta HCOj3'. Generisani CO3™ su manje reaktivni prema 1,2,3-TCB u
poredenju sa SO,~, $to dovodi do inhibitornog efekta ovih neorganskih vrsta na
degradaciju UV/S,05> procesom.

Kada je u pitanju UV/HSOs proces, postoje literaturni podaci koji ukazuju da se
HSOs™ zbog svog svoje asimetricne strukture moze aktivirati u prisustvu vece
koncentracije HCO5/CO5* jona, pri ¢emu dolazi do formiranja aktivnih vrsta SO,”
(Yang i sar., 2010; Wang i sar., 2020). Teorijski posmatrano, peroksimonosulfat je
podlozan nukleofilnom napadu, tako da jedan nukleofilni atom O~ prisutan kod
hidrogenkarbonata moze raskinuti O-O vezu HSOs rezultujuci takode formiranjem
vece koncentracije SO~ (Ao i Liu, 2017; Dhaka i sar., 2018). Uzimajuéi u obzir
navedene cinjenice i dobijene rezultate moze se uociti da pri ispitivanom
koncentracionom opsegu HCOj;, kao i procesnim parametara nije postignuta
aktivacija HSOs hidrogenkarbonatima, a brzina razgradnje 1,2,3-TCB znacajno
opada u odnosu na kontrolni matriks.

Khan i sar. (2017, 2021) su ukazali da CO;/HCOj3 prisutni u vodi ispoljavaju
inhibitorni efekat, pri ¢emu stepen degradacije lindana iznosi oko 45 i 60% u
prisustvu CO5>, odn. HCO3, tokom primene UV/HSOs i UV/S,0¢” procesa. Veéa
reaktivnost CO5> sa SO,” i HO" u odnosu na HCO; rezultuje ja¢im inhibitornim
efektom karbonata. Ova grupa autora takode je ukazala da je inhibitorni efekat na
uklanjanje lindana u sistemu CO5*/HCO; u skladu sa studijama drugih istrazivaca,
koji su ukazali da stepen razgradnje drugih mikropolutanata poput 1,1,1-trihloretana
i 1,4-dioksana opada u prisustvu ovih anjona (Shah i sar., 2013; Li i Zhu, 2016).
Brojne  studije su ukazale na znaCajan inhibitorni efekat koji
karbonati/hidrogenkarbonati ispoljavaju tokom procesa degradacije razli¢itih
organskih mikropolutanata, usled jakog afiniteta prema hidroksil i sulfat radikalima
(Luo i sar., 2015; Xie i sar., 2015; Liu i sar., 2016; Lu i sar., 2017; Wang i sar.,
2017; Chen i sar., 2018; Ma i sar., 2018; Luo i sar., 2019; Zhu i sar., 2019; Al
Hakim i sar., 2020; Wang i sar., 2020; Xin i sar., 2020; Yang i sar., 2020).

Dobijeni rezultati ukazuju da na razgradnju 1,2,3-TCB u vodi primenom
UV/H,0; i SR-AOPs procesa negativno utice prisustvo interferirajucih agenasa
poput HA i HCOg. Generalno, UV/S,0¢” proces se pokazao kao najefikasniji za
razgradnju 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu i sintetickim vodenim matriksima
obogacéenim kako huminskim kiselinama (2-12 mg C/l DOC) tako i
hidrogenkarbonatima (100-500 mg/l). Razlog tome moze biti lakSa aktivacija S,0g"
primenom UV zracenja usled nize energije peroksidne veze persulfata. Brzina
razgradnje 1,2,3-TCB u sintetickom vodenom matriksu obogacenom huminskim
kiselinama i hidrogenkarbonatima, na osnovu konstanti brzine degradacije pseudo-
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prvog reda, opada sledecim redosledom: UV/S,0s> > UV/HSOs > UV/H,0,.
Dodatak huminskih kiselina u poredenju sa hidrogenkarbonatima rezultuje
znacajnijom inhibicijom razgradnje 1,2,3-TCB pogotovo pri nizoj pocetnoj
koncentraciji oksidanata vodonik-peroksida, persulfata i/ili peroksimonosulfata od
0,03 mM.

4.2.2. Degradacija 1,2,3-trihlorbenzena u prirodnim vodama primenom
unapredenih oksidacionih procesa

Ispitivanja degradacije 1,2,3-trihlorbenzena su sprovedena i u prirodnim
vodenim matriksima, povr§inskoj i podzemnoj vodi, u cilju dobijanja $to realnije
slike 0 moguénostima, odnosno prednostima i ograni¢enjima primene direktne UV
fotolize, UV/H,0,, UV/S,0¢” i UV/HSOs procesa.

Varirani su razliCiti procesni parametri (primenjeni oksidanti i pocetne
koncentracije, pH vrednost, doze UV zracenja) kako bi se procenio njihov uticaj,
kao i znacaj prirodno prisutnih ,ivataca® u vodi, ukljuéuju¢i POM i neorganske
jone (hidrogenkarbonati/karbonati, nitrati, sulfati, hloridi) na ukupnu degradaciju
1,2,3-TCB. Dobijeni rezultati (prikazani u poglavljima 4.2.2.1. i 4.2.2.2)

publikovani su u radu Durkic i sar. (2020).

4.2.2.1. Uticaj pH vrednosti, pocetne koncentracije primenjenih oksidanata i
doze UV zralenja

pH vrednost rastvora ima kompleksnu ulogu u procesu razgradnje organskih
mikropolutanata. pH uti¢e na reakcioni mehanizam primenjenog oksidanta i
konsekventno na distribuciju dominantnih radikalskih vrsta koje nastaju tokom
AOPs zasnovanih na UV zracenju. Pored toga, pH vrednost ima uticaj i na oblike u
kojima su mikropolutanti zastupljeni u skladu sa njihovim pKa vrednostima,
prevashodno u smislu disocijacije pojedinih funkcionalnih grupa, $to se odrazava na
reaktivnost prema radikalskim vrstama (Chen i sar., 2018). U sli¢aju trihlorbenzena,
koji nemaju ni elektron-akceptorske ni elektron-donorske osobine (Niederer i sar.,
2007; Kragulj, 2013), pH ¢e imati uticaj samo sa aspekta distribucije radikalskih
vrsta i naelektrisanje POM tokom razli¢itih UV/H,0, i SR-AOPs.

Na slici 17, prikazani su rezultati ispitivanja uticaja direktne UV fotolize na
degradaciju 1,2,3-TCB u povrSinskoj i podzemnoj vodi pri razli¢itim pH
vrednostima (5-9,5) i dozi UV zragenja od 33-1400 mJ/cm?.

Primenom direktne UV fotolize zapazamo da je maksimalna degradacija
1,2,3-TCB (~54%) u oba ispitivana vodena matriksa postignuta pri dozi UV zracenja
od 1400 mJ/cm? i pH 5. Sa porastom pH vrednosti na 9,5 stepen degradacije 1,2,3-
TCB blago opada na maksimalnih 43% kako u povrsinskoj tako i u podzemnoj vodi.
Nesto veca efikasnost uklanjanja 1,2,3-TCB tokom direktne UV fotolize (primenom
doza UV zralenja do 600 m)/cm?®) je zabelezena u podzemnoj vodi pri svim
ispitivanim pH vrednostima (detaljnije objasnjenje dato u poglavlju 4.2.2.2).
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Konstanta brzine degradacije 1,2,3-trihlorbenzena UV fotolizom kretala se u
opsegu od 0,42 x 10°- 0,53 x 10° cm® mJ™ u povrinskoj vodi, odn. od 0,16 x 107 -
0,27 x 10 cm? mJ™* u podzemnoj vodi, sa malim razlikama u odnosu na pH vrednost
vode tokom tretmana (slika 18).
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Slika 18. Konstanta brzine degradacije 1,2,3-TCB u (a) povrsinskoj i (b) podzemnoj
vodi primenom direktne UV fotolize
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Dobijeni rezultati ukazuju da je nesto veca Kk vrednost tokom direktne UV
fotolize u oba prirodna vodena matriksa postignuta u kiseloj sredini (pH 5).
Konstanta brzine degradacije pseudo-prvog reda za fotolizu 1,2,3-TCB u
povrsinskoj vodi nije se znaajnije menjala u odnosu na kontrolni matriks
(k 0,567 x 10° cm® mJ™?, poglavlje 4.2.1). Medutim, u podzemnoj vodi k vrednost se
smanjila za oko 3 puta tokom direktne UV fotolize u poredenju sa kontrolnim
matriksom (detaljnije objasnjenje dato u poglavlju 4.2.2.2).

Na slikama 19 i 20, prikazan je uticaj pH vrednosti (5-9,5) na degradaciju 1,2,3-
TCB u povrsinskoj i podzemnoj vodi tokom fotohemijskih UV/H,0,, UV/S,0¢% i
UV/HSOs procesa, pri poéetnoj koncentraciji oksidanata od 0,03-0,3 mM i dozi UV
zradenja od 33-1400 mJ/cm?.
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Slika 19. Uticaj pH vrednosti na degradaciju 1,2,3-TCB u povrsinskoj vodi
primenom fotohemijskih AOPs: (a) pH 5, (b) pH 7,8 i (c) pH 9,5

U povrsinskoj vodi, tokom UV/H,O, procesa (0,03 mM H,O,; od 33-
1400 mJ/cm?) stepen degradacije 1,2,3-TCB se kretao u opsegu od 9-82% (pH 5),
4-65% (pH 7,8) i 3-56% (pH 9,5). Primenom SR-AOPs stepen degradacije 1,2,3-
TCB je bio ne$to nizi i iznosio od 3-64% (pH 5 i 7,8), dok je u baznoj sredini bio u
opsegu od 3-49% u UV/S,0¢%, odn. od 6-73% u UV/HSOs sistemu.

Tokom tretmana podzemne vode primenom UV/H,0,, UV/S,05” i UV/HSOs
procesa niZza koncentracija oksidanata od 0,03 mM nije imala znacajniji pozitivan
uticaj na efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB u poredenju sa UV fotolizom. Stepen
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degradacije 1,2,3-TCB se kretao u rasponu od 43-74% (pH 5) primenom UV/H,0,,
a u SR-AOPs od 30-57%. Identi¢an stepen degradacije 1,2,3-TCB od ~30-50%
(pH 8,2) zabelezen je tokom sva tri AOPs. Primenom UV/H,0; i UV/S,0g> procesa
stepen degradacije 1,2,3-TCB u baznoj sredini (pH 9,5) je takode bio gotovo
identic¢an (od ~30-50%), dok je UV/HSOs proces bio nesto efikasniji (38-68%).
Mala razlika izmedu direktne UV fotolize i primenjenih fotohemijskih procesa pri
nizoj pocetnoj koncentraciji H,O,, PS ili PMS moze se objasniti prisustvom veceg
sadrzaja POM i alkaliteta u podzemnoj vodi u odnosu na povrsSinsku, $to moze biti
odgovorno za ispoljavanje ,,scavenger” efekta prema slobodnim radikalima, ¢ime se
smanjuje efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB.
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Slika 20. Uticaj pH vrednosti na degradaciju 1,2,3-TCB u podzemnoj vodi
primenom fotohemijskih AOPs: (a) pH 5, (b) pH 8,21i (c) pH 9,5

Sa porastom pocetne koncentracije primenjenih oksidanata H,O,, S,05% i HSOs™
(0,3 mM) u fotohemijskim oksidacionim procesima uoavamo porast stepena
degradacije 1,2,3-TCB u povrsinskoj i podzemnoj vodi. Primenom UV/H,0,
procesa stepen degradacije 1,2,3-TCB u povrsinskoj vodi je iznosio od 51-99%
(pH 5) i od 27-98% (pH 7,8 i 9,5). U slucaju SR-AOPs zapazen je slian stepen
razgradnje 1,2,3-TCB (22-99%) pri svim ispitivanim pH vrednostima. Dobijeni
rezultati ukazuju da su uoCene minimalne razlike u maksimalnom stepenu
degradacije 1,2,3-TCB u povrsinskoj vodi tokom UV/H,O, i SR-AOPs kada je
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primenjena veéa pocetna koncentracija oksidanata, kao i da je postignuta izuzetno
visoka efikasnost razgradnje ciljnog polutanta.

Kada je u pitanju razgradnja 1,2,3-TCB u podzemnoj vodi, sa pove¢anjem
pocetne koncentracije primenjenih oksidanata uoavamo da se stepen degradacije
nije znacajnije razlikovao U odnosu na primenjeni tretman i pH vrednost, pri ¢emu
se kretao u opsegu od ~40-99%.

Na osnovu dobijenih rezultata za obe ispitivane vode zapazamo da se gotovo
potpuna degradacija 1,2,3-TCB postize pri vi$oj pocetnoj koncentraciji primenjenih
oksidanata i dozi UV zratenja od 1400 mlJ/cm’. Stepen degradacije 1,2,3-TCB
>90% u povrsinskoj i podzemnoj vodi se moze posti¢i primenom doze UV zracenja
od 1000 mJ/cm? i koncentraciji oksidanata H,O,, PS ili PMS od 0,3 mM.

Na slikama 21 i 22, prikazane su dobijene konstante brzine degradacije pseudo-
prvog reda u povrsinskoj i podzemnoj vodi tokom primene razliitih fotohemijskih
unapredenih  oksidacionih procesa. Konstanta brzine pseudo-prvog reda
fotodegradacije 1,2,3-TCB pri kiselim (pH 5) i neutralnim (pH~7) uslovima prati
slede¢i nizz UV/H,0, > UV/HSOs > UV/S,0¢%, odnosno u baznoj sredini:
UV/HSOs > UV/H,0, > UV/S,05”.
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Slika 21. Konstante brzine degradacije 1,2,3-TCB u obogacenoj povrsinskoj vodi
primenom: (a) UV/H,0,; (b) UV/S,05% i (c) UV/HSOs procesa

Naime, konstante brzine fotodegradacije 1,2,3-TCB u povrsinskoj vodi pri nizoj
koncentraciji primenjenih oksidanata (0,03 mM) i svim ispitivanim pH vrednostima
bile su u rasponu od 0,61 x 10 - 1,19 x 10 cm? mJ™* za UV/H,0, proces, odn. od
050 x 10° - 0,89 x10° cm? mJ! za SR-AOPs. Dobijene k vrednosti za
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fotodegradaciju 1,2,3-TCB u podzemnoj vodi, pri istim reakcionim uslovima, bile su
zna¢ajno nize: od 0,23 x 107 - 0,56 x 10 cm? mJ™* za UV/H,0, proces, odn. od
0,20 x 10 - 0,89 x 10° cm? mJ™* za SR-AOPs.

Konstanta brzine degradacije 1,2,3-TCB primenom UV/H,0, i SR-AOPs
procesa znacajno se poveCava sa porastom pocetne koncentracije primenjenih
oksidanata (0,3 mM). U povrsinskoj vodi, k vrednost pri vi$oj po¢etnoj koncentraciji
oksidanata od 0,3 mM se kretala u rasponu od 2,07 x 10° - 3,2 x 10 cm?* mJ™ za sva
tri ispitivana AOPs. U sluéaju podzemne vode, k vrednosti su bile nesto nize i
kretale su se u rasponu od 1,92 - 2,77 X 10° ¢cm? mJ? tokom ispitivanih tretmana
(slika 23).
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Slika 22. Konstante brzine degradacije 1,2,3-TCB u obogacenoj podzemnoj vodi
primenom: (a) UV/H,0,; (b) UV/S,05% i (c) UV/HSOs procesa

Na osnovu prikazanih rezultata uo¢avamo da je UV/H,O, proces superiorniji u
kiselim uslovima, $to se delom mozZe pripisati smanjenju redoks potencijala HO™ sa
povecanjem pH u opsegu od 5 do 9,5 (detaljnije objasnjenje dato opStem delu,
poglavlje 2.2.1.2). H,O, u baznoj sredini postaje izuzetno nestabilan i dolazi do
njegovog razlaganja u prilog formiranja hidroperoksidnog anjona (HO;'). Formiranje
HO, sa jedne strane moze ubrzati generisanje HO" fotohemijski, ali takode HO,
moze delovati i kao snazan ,hvatac™ radikala sa velikim brzinama ovih reakcija
(poglavlje 2.2.1.2., reakcije 11-16) (Deng i sar., 2013, Xiao i sar.,2016). Naime,
konjugovana baza vodonik-peroksida, HO,", moze da reaguje sa HO" i to 280 puta
ve¢om brzinom u poredenju sa H,O, (Zhang i sar., 2016).

64



Tajana M. Simeti¢ Doktorska disertacija

UV/S,0s% proces se takode pokazao efikasnijim u kiseloj sredini, $to se
pripisuje Cinjenici da razlaganjem S,05% pod dejstvom UV zracenja, pri nizim pH
vrednostima, Kkisela kataliza ubrzava stepen formiranja SO,”, koji ujedno
predstavljaju dominantne radikalske vrste pri pH < 7. U baznoj sredini hidroksidni
anjon u reakciji sa SO, daje HO" radikale, koji tada imaju dominantnu ulogu
(poglavlje 2.2.1.3., reakcija 43). Osim toga, nastaju i sulfatni joni, koji mogu
delovati kao ,,ivataci slobodnih radikala, $to dovodi do smanjenja reaktivnih
radikalskih vrsta i efikasnosti SR-AOPs (Khan i sar., 2017; Wactawek i sar., 2017).
U opsegu pH od 7-10,5 radikali SO,” i HO" koegzistiraju, pri ¢emu je moguca i
njihova medusobna reakcija, Sto ¢e dovesti do potro$nje obe radikalske vrste
(poglavlje 2.2.1.3., reakcija 44) (Criquet i Leitne, 2009; Ao i Liu, 2017).

Wactawek i sar. (2017) ukazuju da je SO4 " prisutan u kiseloj sredini, dok HO’
prevladava u alkalnoj sredini (pH 11), sugerisu¢i da su pri pH 9 obe radikalske vrste
prisutne u sliénim koli¢inama. Grupa autora lke i sar. (2018) u svom preglednom
radu navode da su brojne studije ukazale na efikasniju degradaciju organskih
polutanata primenom UV/S,0¢” procesa pri kiselim uslovima u poredenju sa
neutralnim ili baznim (Luo i sar., 2016). Dodatno, nekoliko studija je ukazalo da pH
vrednost tokom UV/S,05% tretmana predstavlja jedan od kritiénih parametara
procesa, kao i da efikasnost UV/S,0g” procesa u vecoj meri zavisi od poletne
koncentraciju S,04% U odnosu na pH (Lopez-Alvarez i sar., 2016; Fang i sar., 2018;
Frontistis 2019).

Fotoliza peroksimonosulfata predstavlja klju¢ni faktor za generisanje SO, i
HO'’ radikala tokom UV/HSOs procesa i poznato je da se uglavnom odvija na tri
nacina: (i) fotolizom PMS, (ii) raspadanjem peroksimonosulfatnog radikala (SOs") i
(iii) konverzijom SO,” u HO'. Kao §to je navedeno u opstem delu doktorske
disertacije, u baznoj sredini dolazi do konverzije SO, u HO’, a zatim HO" ubrzava
razgradnju PMS (poglavlje 2.2.1.3.) (Deng i sar., 2013).

Molarni apsorpcioni koeficijent PMS se neznatno menja pri pH < 7, ali se
znaGajno poveéava u baznoj sredini (sa 13,8 na 149,5 M'cm™ sa porastom pH u
opsegu od 6 do 12) (Sharma i sar., 2015; Ao i sar., 2019; Yang sar., 2019). Veca
brzina razgradnje 1,2,3-TCB tokom UV/HSOs procesa pri ve¢oj pH moZe se
pripisati porastu molarnog apsorpcionog koeficijenta PMS, $to vodi povecanoj
brzini fotolize PMS u slobodne radikale i pospesuje reakcije oksidacije. Suprotno
tome, kiseli uslovi u velikoj meri mogu smanjiti stepen dekompozicije PMS, $to je i
dovelo do smanjenja stepena degradacije 1,2,3-TCB UV/HSOs procesom na pH 5.

Generalno, dobijeni rezultati ukazuju da je najefikasnija razgradnja 1,2,3-TCB
u oba ispitivana prirodna vodena matriksa dobijena pri pH 5 u slucaju primene
UV/H,0, i UV/S,0¢” procesa, dok porast pH vrednosit na 9,5 pozitivno utice na
efikasnost UV/HSOs™ procesa, koji je u baznoj sredini superiorniji. Sledstveno,
konstanta brzine pseudo-prvog reda fotodegradacije 1,2,3-TCB pri kiselim (pH 5) i
neutralnim (pH~7) uslovima prati sledeé¢i niz: UV/H,0, > UV/HSOs > UV/S,08%,
odnosno u baznoj sredini: UV/HSOs > UV/H,0, > UV/S,0g%. Pri optimalnim
reakcionim uslovima procesa, u smislu pH vrednosti, pocetne koncentracije
oksidanata i doze UV zracenja moze se postici visok stepen degradacije 1,2,3-TCB
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(>95%) u obe ispitivane prirodne vode tokom sva tri primenjena fotohemijska
UV/H,0, i SR -AOPs procesa. Uticaj vodenog matriksa na brzinu fotorazgradnje
1,2,3-TCB evidentniji je kada se primenjuje manja koncentracija oksidacionog
sredstva u AOPs tretmanima, i moze se kompenzovati primena vece koncentracije
oksidanta, sto sledstveno vodi vecoj produkciji reaktivnih radikalskih vrsta.

4.2.2.2. Uticaj vodenog matriksa

Neorganski joni i prirodne organske materije, koji su prisutni u povrsinskim i
podzemnim vodama, obi¢no ucestvuju u procesu razgradnje organskih
mikropolutanata tokom fotohemijskih AOPs i ispoljavaju mahom negativne,
inhibitorne efekte na performanse procesa (Montazeri i sar., 2020; Khan i sar.,
2021; Lee i sar., 2021; Radovi¢ Vucic i sar., 2021).

Na osnovu dobijenih eksperimentalnih rezultata uocavamo da sastav vodenog
matriksa znacajno uti¢e na efikasnost degradacije 1,2,3-TCB. Brzina razgradnje
1,2,3-TCB primenom sva tri ispitivana fotohemijska procesa zna¢ajno se smanjuje u
povrsinskoj i podzemnoj vodi u poredenju sa kontrolnim matriksom. Shodno tome,
konstante brzine degradacije pseudo-prvog reda opadaju slede¢im redosledom u
odnosu na matriks: kontrolni matriks (ultradista dejonizovana voda) > sinteticki
matriks obogacen hidrogenkarbonatima (100 mg/l > 250 mg/l > 500 mg/l) >
povrsinska voda (2,8340,12 mg C/1 DOC) > sinteticki matriks oboga¢en HA (2 mg
C/1 DOC > 5 mg C/1 DOC) > podzemna voda (5,23+0,31 mg C/1 DOC) ~ sinteticki
matriks oboga¢en huminskim kiselinama (12 mg C/I DOC).

Utvrdena najveca vrednost za konstantu brzine degradacije 1,2,3-TCB u
kontrolnom matriksu je posledica odsustva organskih materija koje mogu da
apsorbuju UV zradenje. Smanjenje konstante brzine fotodegradacije 1,2,3-TCB u
prisustvu POM prirodnih matriksa je manje izrazeno u odnosu na sinteti¢ki matriks
obogacen HA (12 mg C/1 DOC), $to ukazuje na znacaj strukture, odn. hidrofobnosti
POM, kao i njihovog sadrZaja u ispoljavanju inhibitornog efekta (detaljnije u
poglavlju 4.2.1.1). POM takode mogu da stupaju u reakcije sa slobodnim
radikalima, kao i da apsorbuju odredenu frakciju UV zraCenja ¢ime dolazi do
stvaranja triplet-pobudenih stanja i/ili reaktivnih kiseoni¢nih vrsta kao rezultat
fotoekscitacije POM (Liu i sar., 2016, Acero i sar., 2019).

U pogledu testiranih prirodnih vodenih matriksa (poglavlje 4.1., tabela 7),
povrSinsku vodu karakteriSe nizi sadrzaj POM, na osnovu vrednosti rastvorenog
organskog ugljenika, u poredenju sa podzemnom vodom. Kao $to je navedeno u
poglavlju 4.2.2.1., ne$to veca efikasnost uklanjanja 1,2,3-TCB tokom direktne UV
fotolize zabelezena je u podzemnoj vodi pri nizim dozama UV zracenja i Svim
ispitivanim pH vrednostima. Predpostavlja se da prisustvo veceg sadrzaja POM u
podzemnoj vodi deluje kataliticki i promovise fotolizu 1,2,3-TCB pri nizim dozama
UV zracenja, verovatno usled generisanja reaktivnih vrsta iz POM nakon izlaganja
UV zracenju u odredenim intermedijernim fazama tretmana. Prirodno prisutne POM
u ispitivanim prirodnim vodenim matriksima predstavljaju heterogenu sme$u
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organskih jedinjenja sa razli¢itim hemijskim stukturama i molekulskim masama, $to
otezava ta¢no odredivanje mehanizma uticaja POM na fotolizu 1,2,3-TCB.

S druge strane, nitratni joni takode mogu da apsorbuje UV zracenje kada su
prisutni u visokim koncentracijama. HO" radikali se mogu formirati u prirodnim
vodama fotolizom nitrata. Medutim, moze Se pretpostaviti da ne dolazi do
generisanja HO' radikala tokom fotolize nitrata u znaCajnijoj meri, jer je
koncentracija NO3™ niska u ispitivanim prirodnim vodenim matriksima. Uzimajuéi u
obzir nisku koncentraciju ostalih neorganskih konstituenata povrsinske i podzemne
vode, sulfata, fosfata i hlorida, moze se pretpostaviti da navedeni anjoni nemaju
znacajniji uticaj na brzinu fotodegradacije 1,2,3-TCB u odnosu na kontrolni matriks
(reakcije slobodnih radikala sa neorganskim anjonima u vodi date su u opStem delu
disertacije (poglavlje 2.2.1.2. i 2.2.1.3).

Bez obzira na ¢injenicu da neorganski joni u prirodnim vodama mogu stupati u
reakcije kompeticije za visoko reaktivne slobodne radikale i tako inhibirati efekat
razgradnje ciljnih polutanata, nekoliko studija je ukazalo da ¢ak i pri visokim
koncentracijama ne ispoljavaju znacajniji inhibitorni efekat. Ao i Lu (2017) su
potvrdili da SO,* pri koncentraciji od 0,6-3 mM (odn. 58-288 mg/l) nisu imali
znaGajniji uticaj na efekte UV/S,05° i UV/HSOs procesa. Na neznatan inhibitorni
efekat sulfata pri visokim koncentracijima (10 mM odn. 960 mg/l) su ukazali i Chen
i sar. (2020) tokom primene UV/H,0,, UV/S,05% i UV/HSOs procesa. Fosfati
takode mogu reagovati sa SO,” i HO" formirajuéi fosfatne radikale, pri ¢emu je
inhibitorni ekefat takode neznatan zbog male konstante brzine sa SO, i HO
(~10*M* sY) (Ma i sar., 2018). Zhang i sar. (2016) su potvrdili da je efekat nitrata
pri visim koncentracijima (od 0-4 mM odn. 0-248 mg/l) zanemarljiv tokom
UV/H,0, i UV/S,0s" procesa. Hloridi pri relativno visokim koncentracijama
(5-10 mM odn. 177-355 mg/l) nemaju znacajniji uticaj na performanse UV/H,0,,
UV/S,0s% i UV/HSOs procesa (Fan i sar., 2015; Xiao i sar., 2016; Wactawek i
sar., 2017).

Fizicko-hemijski parametri ispitivanih prirodnih voda ukazuju na nizak sadrzaj
navedenih neorganskih jona (poglavlje 4.1., tabela 7) u odnosu na gore navedene
literaturne podatke, Sto upucuje na zakljucak da su za smanjenje konstante brzine
fotodegradacije 1,2,3-TCB uglavno odgovorne u vodi prisutne prirodne organske
materije, prvenstveno hidrofobnih karakteristika, kao i alkalitet vode. Brzina
razgradnje 1,2,3-TCB u odnosu na vodeni matriks opada sledeéim redosledom:
kontrolni matriks (ultracista dejonizovana voda) > sinteticki matriks obogacen
hidrogenkarbonatima (100 mg/l > 250 mg/l > 500 mg/l) > povrsinska voda
(2,83+0,12 mg C/I DOC) > sinteticki matriks obogacen HA (2 mg C/l DOC > 5 mg
C/l1 DOC) > podzemna voda (5,23+0,31 mg C/l DOC) ~ sinteticki matriks obogacen
huminskim kiselinama (12 mg C/I DOC).
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4.2.3. Primena PCA analize u interpretaciji rezultata razgradnje 1,2,3-TCB
unapredenim oksidacionim procesima

Analiza glavnih komponenti (PCA analiza) je primenjena radi interpretacije
rezultata razgradnje 1,2,3-trihlorbenzena u prirodnim vodama primenom
fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa i postizanja boljeg uvida u
najznacajnije faktore koji imaju uticaj na mehanizam oksidativne razgradnje. Ovom
statistickom metodom su analizirani i interpretirani procesni parametri, odnosno
faktori koji utiu na efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB u prirodnim vodama primenom
UV/H,0, i SR-AOPs. Naime, PCA analiza omogucuje lakSe, brze i jasnije
definisanje promenljivih koje imaju najveéi uticaj na stepen uklanjanja 1,2,3-TCB iz
vode. Primenom statistickog PCA modela dobijene su tri glavne komponente (PC1,

PC2 i PC3), ¢iji je procenat ukupne varijabilnosti prikazan u tabeli 8, a graficki
prikaz dat na slici 23.

Tabela 8. Ukupna varijabilnost i faktorsko optereéenje za prve tri multivarijacione

komponente
Povrsinska (re¢na voda) Podzemna voda

Faktorsko

opterecenje PC1 PC2 PC3 | PC1 PC2 PC3
(eng. factor

loading)
Nezavisne 414%  264%  25% |426%  26,0% 25,0 %
promenljive
Stepen degradacije 0,716 0,112 0,020 | 0,711 0,118 0,021
Inicijalna
koncentracija 0,682 -0,308 0,046 | 0,698 -0,217 0,035
oksidanata
pH vrednost -0,064 -0,115 0,989 | -0,049 -0,141 0,987
Doza UV zracenja 0,131 0,937 0,135 | 0,063 0,958 0,151

Prve tri glavne komponente obuhvataju 92,8% ukupne varijabilnosti unutar
orginalnog skupa podataka u slucaju povrsinske vode, odn. 93,6% ukupne
varijabilnosti u slu¢aju matriksa podzemne vode. Prva komponenta (PC1) kod oba
vodena matriksa je najviSe korelisana sa promenljivima i uticala je na ukupnu
varijabilnost od 41,4-42,6%, druga komponenta (PC2) od 26-26,4% i treca
komponenta od 25%.

Nakon PCA analize dobijene su sli¢éne vrednosti za faktor opterecenja
(tabela 8), sto ukazuje da promena procesnih varijabli ima zna¢ajan i medusobno
slican uticaj na oba ispitivana prirodna vodena matriksa. Prema grupi autora Qian i
sar. (2019) vrednosti faktora opterecenja > 0,6 identifikovane su kao klju¢ni faktori.

Svi eksperimentalni podaci su projektovani u novi koordinatni sistem izmedu
PCl i PC2, kao PC1 i PC3 (slika 23). Prema PC1 osi eksperimentalni rezultati su
podeljeni u dve grupe na osnovu pocetne koncentracije primenjenih oksidanata
H,0,, PS i/ili PMS za UV/H,0, i SR-AOPs (slika 23a, c¢). Duz ose PC2 dolazi do
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razdvajanja rezultata prema dozi UV zracenja §to potvrduju i dobijene vrednosti za
faktor opterecenja (0,937 za povrSinsku vodu, odn. 0,958 za podzemnu vodu). PC3

osa jasno grupiSe rezultate u tri grupe, koje predstavljaju ispitivane pH vrednosti
(slika 23b,d).
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Slika 23. Primena PCA modela za interpretaciju podataka razgradnje 1,2,3-TCB u:
(a i b) povrsinskoj i (c i d) podzemnoj vodi primenom UV/H,0, i SR-AOPs

Na osnovu dobijenih vrednosti za faktor optereéenja uocavamo da pocetna
koncentracija primenjenih oksidanata H,O,, PS i/ili PMS ima zracajniji uticaj na
razgradnju 1,2,3-TCB u vodenim matriksima u odnosu na dozu UV zracenja i
pocetnu pH vrednost. PCA modelom je i statisticki potvrdeno da procesni parametri
imaju veliki znacaj i uticaj na ukupnu efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB tokom svih
ispitivanih fotohemijskih oksidacionih UV/H,0, i SR-AOPS.

4.2.4. Razvoj prediktivnog modela za razgradnju 1,2,3-TCB unapredenim
oksidacionim procesima

Na osnovu predstavljenih rezultata u prethodnim poglavljima kao i literaturnih
podataka, POM i alkalitet su najznacajniji faktori koji uti¢u na efikasnost UV/H,0 i
SR-AOPs tretmana. Sagledavajué¢i najznacajnije faktore vodenih matriksa za
unapredene oksidacione procese, istrazivanje je dodatno obuhvatalo i razvoj
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prediktivnog modela za razgradnju 1,2,3-TCB u povrsinskoj i podzemnoj vodi na
osnovu dobijenih podataka, koji ¢e obuhvatiti gore navedene faktore kao ulazne
varijable. Za opisivanje i predvidanje razgradnje 1,2,3-TCB u povrsinskoj i
podzemnoj vodi razvijen je matematicki model oblika (70), a rezultati su
publikovani u radu autora Purkié i sar. (2020).

70
Y = B+ BuXy + PoXa + PoXs + BaXe + Ps X5 (70)

Dobijeni izraz za prediktivni matematicki model daje dobro predvidanje zavisne
promenljive (Y) na osnovu vrednosti nezavisnih primenljivih (poglavlje 3.7.2).
Medutim, kao $to se vidi iz izraza (70) zavisnost procenta degradacije 1,2,3-TCB
(Y) od doze UV zracenja (Xs) je bliza formi kvadratnog korena umesto linearnoj,
dok preostale navedene promenljive linearna zavisnost opisuje na zadovoljavajuci
nacin. U tabeli 9, prikazani su dobijeni koeficijenti za prediktivni model (konstantni
¢lan By nije dat u tabeli, jer je utvrdeno da njegovo ukljuivanje nije poboljsalo
razvijeni prediktivni model). Na slici 24 prikazano je slaganje eksperimentalnih
rezultata sa vrednostima dobijenih nakon primene prediktivnog matematickog
modela za razgradnju 1,2,3-TCB u prirodnim vodenim matriksima tokom UV/H,0,
i SR-AOPs.

Tabela 9. Standardizovani regresioni koeficijenti, B, za prediktivni model razgradnje
1,2,3-TCB u povrsinskoj i podzemnoj vodi

AOPs i3} 17 Bs i Bs R*
UV/H,0, 0,03438 0,03438 120,3815 -2,0157 1,47731 0,971
UV/S,0¢”" -4,93217 0,07368 135,079 -0,98032 1,62321 0,973
UV/HSOy -12,1681 0,14496 126,76 1,01592 1,64043 0,974

* Dobijeni koeficijent determinacije izmedu eksperimentalnih rezultata i predvidenih modelom
(slika 23)

Predlozeni prediktivni model ukazuje da sve nezavisne promenljive varijable
(sadrzaj organske materije, ukupni alkalitet, pocetna koncentracija oksidanata, pH
vrednost, doza UV zraCenja) kombinovano mogu znacajno uticati na efikasnost
uklanjanja 1,2,3-TCB u povrsinskoj i podzemnoj vodi. Primenom ovog modela ne
moze se sa statistiCkog stanovista predvideti relativna vaznost svake pojedina¢no
nezavisne varijable u predvidanju zavisne promenljive (Y). Glavna uloga
predloZzenog prediktivnog modela je predvidanje vrednosti zavisne varijable sa
dovoljno visokim koeficijentom determinacije (R?). Prediktivni model za razgradnju
1,2,3-TCB je razvijen na osnovu seta podataka dobijenim eksperimentima
prikazanim u poglavlju (4.2.2). Pre koris¢enja eksperimentalnih podataka u odnosu
na vrednosti koje su predvidene modelom primenjen je Tukijev test (eng. Tukey’s
fences), kako bi se identifikovale statisticki zna¢ajne razlike u podacima.
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Identifikovano je samo 5 vrednosti sa ,,anomalijama‘ (odstupanje oko 15% izmedu
eksperimentalnih i predvidenih vrednosti) za sva tri modela i ove vrednosti su bile
iskljucene iz dalje analize.

Dobro slaganje eksperimentalnih rezultata sa vrednostima predvidenim
modelom je prikazano na slici 24, §to potvrduju dobijeni koeficijenti determinacije
(R* ~ 0,97). U cilju potvrde predlozenog modela za razgradnju 1,2,3-TCB u
povrSinskoj i podzemnoj vodi izvrSena je validacija, odn. potvrda modela na
sintetickom vodenom matriksu, koji sadrzi visoko hidrofobnu komercijalnu HA
(5,02+0,2 mg C/I DOC) i ukupni alkalitet od 250 mg/l, pri neutralnoj pH vrednosti
(slika 25).
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Slika 24. Poredenje eksperimentalnih rezultata (% razgradnje 1,2,3-TCB) i
vrednosti dobijenih primenom prediktivnog modela za: (a) UV/H,0,, (b) UV/S,05> i
(c) UVIHSOs  fotohemijske unapredene oksidacione procese
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Slika 25. Validacija prediktivnog modela za razgradnju 1,2,3-TCB korisc¢enjem
sintetickog vodenog matriksa: korelacija izmedu eksperimentalnih rezultata i
modelom predvidenih vrednosti
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Relativno visok koeficijent determinacije (R* ~0,91), izmedu eksperimentalnih i
predvidenih rezultata, ukazao je da se predlozeni matematicki model za razgradnju
1,2,3-TCB moze efikasno primeniti sa visokom sigurnosti za opisivanje procesa
razgradnje tokom fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa. Medutim,
uprkos dobroj korelaciji i obecavajucim rezultatima, predlozeni prediktivni model se
moze primeniti samo u intervalu ispitivanih procesnih uslova, pri kojima je
ispitivana razgradnja 1,2,3-TCB, i potrebno je sprovesti opseznija istrazivanja
primenom vise razliitih vodenih matriksa u cilju njegove potvrde i/ili eventualne
korekcije dobijenih funkcija.

Dostupni literaturni podaci ukazuju na to da se mogu primenjivati razliciti
statisticki pristupi u cilji simulacije i optimizacije AOPs, ukljucujuci faktorijalni
dizajn i sloZenije nelinearne modele. U zavisnosti od primenjenih AOPs za razlicite
svrhe, kao §to je razgradnja POM, herbicida i azo boja, i drugi autori su takode
naveli statistiCki znaCaj pH vrednosti, poCetne koncentracije oksidanata, pocetne
koncentracije target jedinjenja, vreme reakcije i sl. (Rezaee i sar., 2014; Frontistis i
sar., 2015; Lopez i sar., 2018).

Dobijeni rezultati jasno ukazuju na cinjenicu da prediktivni model za
razgradnju 1,2,3-TCB, baziran na dobijenim eksperimentalnim podacima, pruza
mogucnost predvidanja efikasnosti razgradnje ciljnog polutanta u prirodnim
vodenim matriksima uzimajuéi u obzir ulazne parametre tj. nezavisne promenljive,
koje sa teorijskog stanovista znacajno uticu na ispitivane fotohemijske oksidacione
procese. Prediktivnim matematickim modelom je potvrdeno da sadriaj organske
materije, ukupan alkalitet, pocetna koncentracija oksidanata vodonik-peroksida,
persulfata i peroksimonosulfata, pH vrednost, doza UV zracenja u znacajnoj meri
uti¢u na zavisnu promenljivu, odnosno na ukupnu efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB.
Medutim, potrebno je razvijeni prediktivni model unapredivati radi prilagodavanja
njegove primene i izvan okvira intervala u kojem su radena eksperimentalna
istraZivanja.

4.25. ldentifikacija nusprodukata razgradnje 1,2,3-trihlorbenzena i
prirodnih organskih materija

Fotorazgradnja 1,2,3-TCB. Da bi se istrazio mehanizam razgradnje 1,2,3-TCB
primenom fotohemijskih procesa, putevi degradacije su predlozeni na osnovu
eksperimentalnih rezultata potkrpljenih teorijskim saznanjima dostupnim u literaturi.
Nusprodukti razgradnje 1,2,3-TCB su analizirani u kontrolnom matriksu u odsustvu
interferirajuéih materija nakon primene UV/H,O, i SR-AOPs (pH 7,1+0,2).
Organski nusprodukti degradacije analizirani su primenom GC-MS skrininga i
jonske hromatografije (poglavlje 3.5.3.). Strukture nusprodukata fotohemijske
razgradnje 1,2,3-TCB su date u tabeli 10, pri ¢emu su identifikovani sli¢ni proizvodi
tokom ispitivanih UV/H,0,, UV/S,0¢” i UV/HSOS procesa. Prikazani rezultati su
objavljeni u radovima autora Durkic¢ i sar. (2019, 2020).
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Dobijeni rezultati ukazuju da se u poc¢etnom koraku fotohemijske razgradnje
1,2,3-trihlorbenzena UV/H,0,, UV/S,0¢% i UV/HSOs procesima formira 2,3,4-
trihlorfenol (m/z 198). Intenzitet pika 2,3,4-trihlorfenola opada sa produzenjem
vremena fotohemijskih tretmana i potpuno se razgraduje nakon primene doze
zradenje od 600 mJ/cm® u kombinaciji sa oksidantima. Identifikovani intermedijer
razgradnje 1,2,3-TCB tokom UV/H,O, procesa nastaje kao rezultat adicije HO™ na
aromati¢ni prsten 1,2,3-trihlorbenzena.

U inicijalnoj fazi fotohemijskih tretmana SR-AOPs, gde su pri ispitivanoj
pH zastupljeni HO" i SO, radikali, takode je identifikovan 2,3,4-trihlorfenol. Prema
dostupnim literaturnim podacima SO,” moze da oksiduje aromati¢ni prsten preko
radikalskih intermedijera, gde daljom reakcijom hidrolize dolazi do nastajanja
hidroksicikloheksadienil radikala. Nastali radikal nakon reakcije sa kiseonikom i
naknadnog otpuStanja HO,” moze da se konvertuje u hidroksilovani fenolni
nusprodukt. Neophodno je napomenuti da su na aromati¢nom prstenu dostupni
razli¢iti polozaji za reakciju hidroksilacije na koje bi mogle uticati sterne smetnje i
stabilnost rezonantnih struktura (Antoniou i sar., 2010).

Tabela 10. Identifikovani nusprodukti UV/H,0,, UV/S,05* i UV/HSOs oksidativne
degradacije 1,2,3-trihlorbenzena u vodi

Nusprodukt Molarna masa Molekulska Struktura
(9/mol) formula
0
Siréetna kiselina 60 C,H,0, HsC
OH
HO 0
Oksalna kiselina 90 C,H,0, >/—/<
o} OH
HO 0
. e
Maleinska kiselina 116 C,H.0, |
N
OH
0
Fumarna kiselina 116 C,H.,0, HONOH
o)
OH
cl
2,3,4-trihlorfenol 197 CsH,CI;OH
cl
cl

*Nusprodukti su prikazani sekvencijalno prema porastu molekulske mase

Na oshovu literaturnin podataka koji se odnose na oksidaciju hlorovanih
benzena (Oncescu i sar., 2008; Nitoi i sar., 2013), moZe se pretpostaviti da tokom
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UV/H,0,, UV/S,0s i UV/HSOs procesa dolazi do daljeg razlaganja 2,3,4-
trihlorfenola  putem reakcija dehlorisanja 1 hidroksilacije = formirajuci
trihidroksibenzen, §to dalje vodi cepanju aromati¢nog prstena i nastajanju
karboksilnih kiselina.

Pozivajuéi se na dobijene rezultate, uocavamo da su kao krajnji nusprodukti
oksidativne degradacije 1,2,3-TCB detektovane C,-C, karboksilne kiseline (siréetna,
oksalna, maleinska i fumarna kiselina). lako je utvrdeno da se degradacija 1,2,3-
TCB primenom UV/H,O, i SR-AOPs odvija preko 2,3,4-trihlorfenola do
karboksilnih kiselina kao krajnjih produkata, takode je moguce da nisu svi formirani
kratkoziveci intermedijeri oksidativne degradacije identifikovani primenom GC-MS
skrining analize.

Nema dovoljno dostupnih literaturnih podataka koji opisuju put oksidativhe
degradacije TCB tokom SR-AOPs. Khan i sar. (2017) su ukazali da tokom
razgradnje lindana primenom UV/HSOs procesa nastaje trihlorbenzen (1,2,4-
izomer), kao jedan od glavnih nusprodukata, sa daljom mineralizacijom do CO,,
H,O i CI'. Takode, oksidaciju organohalogenih jedinjenja primenom unapredenih
oksidacionih procesa prati oslobadanje atoma halogena iz strukture molekula u
obliku anjona (Chen i sar., 2019).

Fotorazgradnja POM. U uzorcima prirodnih voda pracena je oksidativna
transformacija POM na oshovu vrednosti TOC, kao surogat parametra POM, i
nastajanja aldehida kao vaznih intermedijera oksidativne razgradnje prirodnih
organskih materija. Oksidacija POM i formiranje nusproizvoda razgradnje ispitivano
je u prirodnoj vodi bez korekcije pH (pH 7,8-8,2), u kiselim (pH 5) i baznim
uslovima (pH 9,5) (slika 26 i 27), pri reakcionim uslovima u kojima je postignut
maksimalan stepen fotohemijske razgradnje 1,2,3-TCB (koncentracija primenjenih
oksidanata od 0,3 mM i doza UV zraéenja 1400 mJ/cm?).
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Slika 26. Promena sadrzaja ukupnog organskog ugljenika i formiranje aldehida u
povrsinskoj vodi primenom fotohemijskih UV/H,0,, UV/S,05% i UV/HSOs procesa
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Slika 27. Promena sadrzaja ukupnog organskog ugljenika i formiranje aldehida u
podzemnoj vodi primenom fotohemijskih UV/H,0,, UV/S,04” i UV/HSOs procesa

U obe ispitivane vode, najefikasnije smanjenje sadrzaja TOC postignuto je
primenom UV/H,O, i SR-AOPs u baznoj sredini (pH 9,5). UV/H,0, proces je
pokazao za nijansu vecu efikasnost u odnosu na druge ispitivane fotohemijske
procese u pogledu smanjenja ukupnih organskih materija (do 27% smanjenja TOC u
povrsinskoj, odn. 20% u podzemnoj vodi).

Na osnovu prikazanih rezultata uoCavamo da nije doSlo do potpune
mineralizacije POM. Oksidativna transformacija prirodnih organskih materija
rezultovala je znadajnim porastom sadrzaja ukupnih aldehida (i do 30 puta
primenom UV/H,0, procesa) u poredenju sa uzorcima sirove vode. Veci porast
sadrzaja nastalih aldehida je uo¢en u povrsinskoj nego u podzemnoj vodi. UV/HSOsg
tretman povrSinske vode rezultirao je formiranjem najnize koncentracije aldehida,
dok SR-AOPs tretmani podzemne vode vode formiranju nesto nizeg i medusobno
veoma slicnog sadrzaja aldehida u odnosu na UV/H,0, proces.

Autori Xie i sar. (2015) su takode ukazali da tokom UV/S,0¢% procesa dolazi do
nastajanja manjeg sadrzaja aldehida u odnosu na UV/H,0,. Pored toga, formiranje
dezinfekcionih nusprodukata nakon UV/H,0, tretmana bilo je izrazenije u odnosu
na UV/S,05% proces (Hua i sar., 2019). Podaci vezani za primenu UV/HSOs
procesa u cilju smanjenja sadrzaja POM jo$ uvek su ograni¢eni u dostupnoj
literaturi.

Frakcionisanje POM nakon primene UV/H,0O,, UV/S,06° i UV/HSOs
procesa. Zastupljenost razli¢itih POM frakcija (HPI-NA, HPIA i FAF) i njihov udeo
nakon primene ispitivanih fotohemijskih oksidacionih procesa u odnosu na sirovu
vodu je ilustrovan na slici 28.

U oba vodena matriksa uoen je porast sadrzaja hidrofilnih frakcija, HPI-NA
(za ~6%) 1 HPIA (za ~4%) frakcije nakon fotohemijskih unapredenih oksidacionih
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tretmana u odnosu na sirovu vodu. Porast hidrofilnog karaktera POM je najve¢im
delom posledica oksidacije hidrofobne frakcije FAF, na §ta ukazuje i formiranje
aldehida i karboksilnih kiselina.
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Slika 28. Distribucija rastvorenog uglienika u frakcijama POM u (a) povrSinskoj i
(b) podzemnoj vodi nakon primene UV/H,0,, UV/S,05* i UV/HSOs procesa

Sudbina razlic¢itih frakcija POM i njihova distribucija se nije znacajnije
razlikovala u zavisnosti od primenjenih tretmana. Kao $to se vidi sa slike 28,
SR-AOPs imaju sli¢an uticaj na distribuciju rastvorenog organskog ugljenika u
frakcijama POM kako u povrsinskoj tako i u podzemnoj vodi. Tokom UV/H,0,
procesa zabelezen je neSto veci stepen oksidacije frakcije FAF u odnosu na
SR-AOPs, §to je u skladu sa konsekventnim povecanjem sadrzaja aldehida i
najvecim stepenom smanjenja sadrzaja TOC ovim tretmanom.

Oksidativnom degradacijom 1,2,3-TCB tokom razlicitih fotohemijskih procesa
detektovani su slicni proizvodi razgradnje. Oksidativha razgradnja 1,2,3-TCB
posredstvom hidroksil i sulfatnih radikala odvija se preko 2,3,4-trihlorfenola, kao
oksidacionog intermedijera, do karboksilnih kiselina (C,-C,) kao krajnjih
nusprodukata. Dodatno je procenjena i oksidativha transformacija POM u
prirodnim vodama merenjem TOC i ukupnih aldehida. Rezultati jasno ukazuju da
nije doslo do potpune mineralizacije POM (20-27% smanjenja sadrzaja TOC), ali
da je delimicna oksidacija dovela do otvaranje aromaticnog prstena i fragmentacije
POM. S obzirom da aldehidi nisu detektovani kao rezultat oksidativne razgradnje
1,2,3-TCB, potrebno je naglasiti da su nastali kao tipicni intermedijeri oksidacije
POM. Najveéi stepen oksidacije POM, odnosno hidrofobne frakcije fulvinskih
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kiselina, zabelezen je nakon UVIH,O, procesa, gde je ujedno zabeleZen i najveci
stepen formiranja aldehida, Sto je posebno evidentno kod matriksa povrsinske vode.

4.2.6. Ispitivanje Kkvaliteta vode sa aspekta potencijalne toksi¢nosti
primenom bioloskog testa sa bakterijama Vibrio fischeri

Jedan od glavnih problema tokom primene AOPs odnosi se na sukcesivho
formiranje/razgradnju razli¢itih intermedijera, koji potencijalno mogu biti toksi¢niji
od polaznog jedinjenja (Rueda-Marquez i sar., 2020; Tufail i sar., 2020; Stankov i
sar., 2021). Stoga je identifikacija degradacionih nusprodukata u kombinaciji sa
sveobuhvatnom procenom toksicnosti primenom bioloskih testova vazna pri odabiru
i optimizaciji oksidacionih tretmana (Fang i sar., 2019).

Prema dostupnim literaturnim podacima (Spina i sar., 2021) akutna toksi¢nost
do 20%, na osnovu promene u inhibiciji luminiscencije, smatra se zanemarljivom,
pa ¢e u skladu sa tim i dobijeni rezultati biti komentarisani.

Rezultati ispitivanja potencijalne toksi¢nosti sirove vode obogaéene 1,2,3-
trinlorbenzenom i vode tretirane UV-C fotolizom, UV/H,0,, UV/S,05" i UV/HSOy
procesima, tokom razli¢itih faza tretmana, prikazani su na slikama 29-31.
Toksi¢nost vode je merena u svakom od matriksa: (i) pre tretmana, (i) u
potencijalnoj intermedijernoj fazi tretmana (nakon primene doze UV zracenja od
400 ml/cm®) gde je prime¢ena parcijalna degradacija 1,2,3-TCB i (iii) nakon
primene najvise doze UV zraéenja (1400 mJ/cm?) sa postignutom gotovo potpunom
razgradnjom 1,2,3-TCB (>95%). Potencijalni toksi¢ni efekti 1,2,3-TCB i
degradacionih intermedijera prikazani su na osnovu stepena inhibicije (%)
luminiscencije bakterije Vibrio fischeri pri vremenu ekspozicije od 30 minuta.

Toksi¢nost izmerena u (i) kontrolnom matriksu, (ii) sintetickom vodenom
matriksu oboga¢enom huminskim Kkiselinama i (iii) prirodnim vodama bila je
zanemarljiva (5-9% inhibicije). Nesto veéi inhibitorni efekat zabelezen je za sve
ispitivane vodene matrikse obogacene 1,2,3-trihlorbenzenom (10-17%), §to ukazuje
da prisustvo 1,2,3-TCB u incijalnoj koncentraciji od 100 pg/l ispoljava takode
neznatan toksi¢ni efekat prema ispitivanim Vibrio fischeri bakterijama.

U kontrolnom matriksu toksi¢nost je odredivana pri svim ispitivanim dozama
UV zragenja tokom unapredenih oksidacionih tretmana (0-300 mJ/cm? u zavisnosti
od tretmana) i koncentraciji oksidanata od 0,03 mM, pri ¢emu je postignuta potpuna
razgradnja 1,2,3-TCB do karboksilnih kiselina (poglavlje 4.2.5.). Tokom direktne
UV fotolize i UV/H,0,, UV/S,05% i UV/HSO: procesa uo¢avamo da se inhibicija
luminiscencije Vibrio fischeri bakterija nije znacajnije menjala u odnosu na
netretirane uzorke (maksimalno do 26%) (slika 29). Incijalno blago povecanje
inhibicije luminiscencije prema soju V. fischeri u kontrolnom matriksu tokom
nusprodukata oksidacije 1,2,3-TCB, koji se dalje tokom tretmana razgraduju,
smanjujuéi toksi¢nost na svega 3-5% tokom SR-AOPs, odnosno 13% nakon
UV/H,0, procesa. Toksi¢nost vode tokom SR-AOPs bila je neSto niza i brze se
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smanjila u odnosu na toksi¢nost tokom UV/H,0, tretmana. Dobijeni rezultati su
verovatno posledica brze razgradnje generisanih intermedijera tokom UV/S,0g" i
UV/HSOs procesa u odnosu na UV/H,0,, §to potvrduje i veca brzina razgradnje
1,2,3-TCB putem SR-AOPs procesa (poglavlje 4.2.1., slika 9). Ovaj rezultat
implicira da su SR-AOPs nesto efikasniji od UV/H,0, procesa u smislu brze i
selektivnije oksidativne transformacije intermedijera, Sto rezultuje manjim stepenom
toksi¢nosti tretirane vode.
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Slika 29. Evaluacija toksicnosti primenom testa sa Vibrio fischeri bakterijama u
kontrolnom matriksu obogacéenom 1,2,3-trihlorbenzenom pre i nakon primene:
(a) UV fotolize, (b) UV/H,0,, (c) UV/S,0¢” i (d) UV/HSOs procesa

Slicni rezultati su dobijeni i u sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom
huminskim kiselinama (2-12 mg C/I DOC) i 1,2,3-TCB tokom direktne UV fotolize
i oksidacionih UV/H,0,, UV/S,0¢” i UV/HSOs procesa, pri nizoj pocetnoj
koncentraciji primenjenjih oksidanata od 0,03 mM (slika 30). Intermedijeri
oksidativne razgradnje 1,2,3-TCB, kao i visokomolekularne HA pri navedenim
uslovima tretmana nisu ispoljili znaéajniju toksi¢nost prema soju Vibrio fischeri
(maksimalno 13%).

Najveci stepen inhibicije luminiscencije Vibrio fischeri zapazen je u sintetickom
vodenom matriksu obogacenim huminskom kiselinom pri pocetnoj koncentraciji
oksidanata od 0,3 mM u UV/H,0, i UV/HSOs sistemu (slika 30). Procenat
inhibicije se povecava u intervalu od 32-65% i od 58-71% u intermedijernim fazama
UV/HSOs i UV/H,0, procesa (400 mJ/cm?). Dalje povecanje doze UV zradenja na
1400 ml/cm®* u UV/H,0, sistemu rezultovalo je smanjenjem inhibicije
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luminiscencije na ~10% za sinteticke matrikse sa nizim sadrzajem HA (2-5 mg C/I
DOC), i na ~45% u matriksu sa visokim sadrzajem HA (12 mg C/I DOC). U sluc¢aju
primene UV/HSOs procesa, pri istim eksperimentalnim uslovima, inhibicija
luminisencije Vibrio fischeri nakon tretmana smanjena je na 20-28% u matriksu
obogacenim HA (2-12 mg C/l DOC). Ovaj efekat se moze pripisati i oksidativnoj
transformaciji prisutnih HA u vodi, pri ¢emu nastaju polarnija organska jedinjenja
koja imaju sposobnost da ispoljavaju toksi¢nost prema soju V. fischeri. Prema tome,
izrazite razlike u obimu promena toksi¢nosti izmedu UV/H,0, i UV/HSOs procesa
verovatno su posledica prirode i koli¢ine nastalih degradacionih nusprodukata. U
slu¢aju UV/S,0¢” procesa nije zapazena izrazenija toksi¢nost &ak ni pri visoj
pocetnoj koncentraciji persulfata od 0,3 mM (maksimalan procenat inhibicije oko
17%). Testovi toksi¢nosti su pokazali nizu inhibiciju prema V. fischeri bakterijama
tokom oksidacije 1,2,3-TCB UV/S,0s> procesom i manji rizik od formiranja
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Slika 30. Evaluacija toksi¢nosti primenom testa sa Vibrio fischeri bakterijama u
sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom 1,2,3-trihlorbenzenom i huminskim
kiselinama: (a) 2 mg C/I DOC, (b) 5 mg C/I DOC i (c) 12 mg C/l DOC

Zhong i sar. (2017) su ukazali da dolazi do generisanja kiselih funkcionalnih
grupa i formiranja organskih materija malih molekulskih masa nakon izlaganja
huminskih kiselina UV zracenju. Fotohemijske reakcije koje se odvijaju u rastvoru
HA ne samo da su kompleksne, ve¢ i doprinose stvaranju brojnih jedinjenja male
molekulske mase kao $to su aldehidi, ketoni, karboksilne kiseline itd. Grupa autora
Zhou i sar. (2019) su uodili da se oksidacijom HA i razgradnjom hidrofobnih
aromati¢nih prstenova mogu nagraditi fenolna jedinjenja, benzoeva Kiselina i
alifaticne dikarboksilne kiseline. Stoga, formiranje oksidacionih intermedijera
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huminskih kiselina moZze biti potencijalni razlog naglog skoka toksi¢nosti prema
soju V. fischeri koji je zabeleZen u odredenim fazama tretmana.

Na slici 31 prikazani su rezultati ispitivanja toksi¢nosti povrSinske i podzemne
vode nakon primene svih unapredenih oksidacionih procesa.
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Slika 31. Evaluacija toksicnosti primenom testa sa Vibrio fischeri bakterijama
nakon primene unapredenih oksidacionih procesa u: (a) povrsinskoj i
(b) podzemnoj vodi

Inhibicija luminiscencije prema soju V. fischeri nakon tretmana UV fotolizom
bila je niza u povrsinskoj (oko 4%) u odnosu na podzemnu vodu (oko 18%).
Primenom nize koncentracije H,O,, PS i PMS od 0,03 mM takode je izmerena niska
toksi¢nost u prirodnim vodama tokom svih faza tretmana (za UV/H,0, oko 9-14% i
za SR-AOPs u rasponu oko 5-15%).

Medutim, ve¢a pocetna koncentracija H,O, (0,3 mM) rezultirala je znacajnim
porastom toksi¢nosti (71-74% u intermedijernoj fazi tretmana), $to ukazuje na
&injenicu da se formiraju toksi¢niji intermedijeri u poredenju sa UV/S,0g" i
UV/HSOs procesima. Daljim poveéanjem doze UV zra¢enja na 1400 mJ/cm® tokom
UV/H,0; procesa dolazi do pada toksi¢nosti na oko 55% u uzorcima prirodne vode.
Razlog naglog skoka toksi¢nosti moze biti posledica i povecanja sadrzaja aldehida,
kao glavnih oksidacionih nusprodukata POM, detektovanih nakon UV/H,0,
tretmana (poglavlje 4.2.5). Primenom UV/S,0g" tretmana porast pocetne
koncentracije persulfata na 0,3 mM nije rezultirao porastom nivoa toksi¢nosti (oko
14% u povrsinskoj, i 20% u podzemnoj vodi). U intermedijernoj fazi UV/HSOs
tretmana podzemne vode (0,3mM HSOs; 400 ml/cm?), zabeleZen je porast
inhibicije liminiscencije V. fischeri do 50%, koji tokom tretmana opada na 22%
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(1400 ml/cm?), verovatno kao rezultat dalje oksidativne razgradnje toksi¢nih
intermedijera.

Dobijeni rezultati ukazuju da je nesto veéi stepen toksi¢nosti zabeleZzen tokom
fotohemijskih tretmana podzemne vode u odnosu na povrsinsku vodu, §to se moze
pripisati formiranju nusproizvoda oksidativhe razgradnje prirodnih organskih
materija, poput aldehida (poglavlje 4.2.5.), koji takode mogu ispoljavati toksi¢nost
prema soju Vibrio fischeri.

Do danas, kroz veliki broj studija ispitivana je toksicnost prema test
organizmima V. fischeri koja se moze ispoljiti kao posledica prisustva razli¢itih
organskih mikropolutanata i nusprodukata njihove razgradnje u vodi. Medutim,
ispitivanja potencijalne toksi¢nosti 1,2,3-TCB i nusprodukata koji mogu nastati
oksidacionom razgradnjom primenom AOPS nisu detaljnije istraZzena. Brojni autori
navode da unapredeni oksidacioni procesi u odredenim fazama tretmana mogu
dovesti do porasta toksi¢nost vode, pri ¢emu su nedetektovani nusproizvodi
uglavnom odgovorni za primeceni rast toksi¢nosti (Olmez-Hanci i sar., 2015a,b;
Arslan-Alaton i sar., 2017a; Lu i sar., 2017; Stankov i sar., 2021). Sli¢an razvoj
toksicnosti kao i u nasem istrazivanju (trend porasta u intermedijernim fazama
tretmana, koji dalje opada) tokom UV/H,O, tretmana je indikovan i u drugim
relevantnim studijama baziranim na formiranju i sukcesivnoj razgradnji
oksidacionih proizvoda, koji ispoljavaju veci stepen inhibicije luminiscencije nego
polazno jedinjenje (Martini i sar., 2018; Huang i sar., 2020; Son i sar., 2020).
Stavise, literaturni podaci ukazuju i na &injenicu da se primenom UV/H,0, procesa
generiSe viSe toksi¢nih intermedijera oksidativne degradacije organskih
mikropolutanata u odnosu na SR-AOPs (Olmez-Hanci i sar., 2015b; Lee i sar.,
2021). Autori Olmez-Hanci i sar. (2015a) navode da u pocetnim fazama UV/HSOs’
tretmana dolazi do porasta relativne inhibicije luminiscencije sa 33% na 61%, a
potom je usledio nagli pad inhibicije na 8% pred kraj tretmana. Ovaj test je ukazao
na formiranje i naknadnu razgradnju oksidacionih proizvoda, koji su bili relativno
toksi¢ni prema soju Vibrio fischeri. Grupa autora Montazeri i sar. (2020) je ukazala
da degradacioni nusprodukti UV/S,0¢” procesa prakti¢no nisu toksiéni prema soju
Vibrio fischeri, $to je u skladu sa rezultatima sprovedenog istrazivanja. Pored
navedenog, potrebno je ista¢i da su varijacije u pogledu toksicnog odgovora u
literaturi zavisne prvenstveno od primenjenog test organizma, kao i protokola koji se
koristi.

Na osnovu predstavijenih rezultata moze se zakljuciti da Krajnji proizvodi
oksidativne degradacije 1,2,3-TCB nisu ispoljili znacajniju toksicnost prema
bakterijama Vibrio fischeri. Medutim, u pojedinim intermedijernim fazama UV/H,0,
i UVIHSOs', pri pocetnim koncentracijama oksidanata H,O,, ilili PMS od 0,3 mM,
dolazi do povecanja toksicnosti prema ovom soju bakterija, verovatno kao posledica
oksidativne razgradnje prirodnih organskih materija u vodi. Takode, potrebno je
napomenuti da i drugi nusprodukti, koji nisu identifikovani pri datim
eksperimentalnim uslovima, mogu da doprinesu porastu foksicnosti u ranim fazama
UV/H,0; i/ili UVIHSOs procesa. Rezultati bioloskog testa takode ukazuju da na
inhibiciju V. fischeri veliki uticaj ima sastav vodenog matriksa, pri cemu je veca
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toksicnost zabelezena za matriks podzemne vode, koji karakterise inicijalno veci
sadrzaj prirodnih organskih materija.

4.3. Degradacija alahlora u vodi primenom unapredenih
oksidacionih procesa

Poglavlje 4.3. obuhvata prikaz dobijenih eksperimentalnih rezultata, njihovu
analizu i diskusiju rezultata ispitivanja degradacije alahlora u razli¢itim vodenim
matriksima primenom direktne UV fotolize 1 fotohemijskih unapredenih
oksidacionih procesa (UV/H,0,, UV/S,067 i UV/HSOs). Uticaj vodenog matriksa,
kao i osnovnih procesnih parametra odabranih AOPs (koncentracija oksidanata,
doze UV zraCenja, pH vrednosti) na efikasnost oksidacionih procesa su prikazani u
poglavljima 4.3.1. i 4.3.2. Analizirana je mogu¢nost primene PCA analize u cilju
redukcije broja promenljivih, kao 1 boljeg razumevanja zavisnosti izmedu dobijenih
eksperimentalnih podataka i razliitih promenljivih, $to daje jasniju sliku o
mehanizmu odvijanja UV/H,0, i SR-AOPs tretmana (poglavlje 4.3.3). PredloZeni
mehanizam razgradnje alahlora je prikazan u poglavlju 4.3.5., dok je
ekotoksikoloska analiza vodenih matriksa pre i nakon oksidacionih tretmana data u
poglavlju 4.3.6.

4.3.1. Degradacija alahlora u sintetickim vodenim matriksima primenom
unapredenih oksidacionih procesa

U okviru poglavlja 4.3.1. prikazani su dobijeni rezultati nakon ispitivanja
degradacije alahlora u kontrolnom matriksu, bez dodatka interferiraju¢ih agenasa,
primenom direktne UV fotolize i fotohemijskih AOPs (UV/H,0, UV/S,0¢" i
UV/HSOs) (sliéno kao i kod 1,2,3-TCB). Uticaj dodatka interferiraju¢ih agenasa
(huminske kiseline i alkalitet) na efikasnost degradacije alahlora u sinteti¢kim
vodenim matriksima primenom navedenih procesa je detaljnije prikazan u poglavlju
4.3.1.1.

UV fotoliza. Uticaj direktne UV-C fotolize na degradaciju alahlora u
kontrolnom matriksu, bez dodatka intereferiraju¢ih agenesa, prikazan je na slici 32.
Dobijeni rezultati ukazuju da se primenom same UV-C fotolize postize degradacija
alahlora od 4-92%. Stepen degradacije alahlora se povecava sa pove¢avanjem doze
UV zraCenja, pri ¢emu je maksimalan stepen degradacije od 92% zabelezen nakon
primene doze UV zratenja od 1400 mJ/cm®.

Prema dostupnim literaturnim podacima, visoka efikasnost degradacije alahlora
UV-C fotolizom moze se objasniti relativno visokim kvantnim prinosom i molarnim
apsorpcionim koeficijentom. Molarni apsorpcioni koeficijent alahlora na talasnoj
duzini od 253,7 nm iznosi 466+18 M™ cm™ (Feigenbrugel i sar., 2005).
Spektri alahlora i strukturno sliénog metolahlora pokazuju dva pika koji odgovaraju
n - w* prelazima karakteristicnim za aromati¢na jedinjenja. Naime, jedan od
detektovanih pikova je prili¢no slab (¢ ~ 500-700 M™ cm™) i pozicioniran na
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265 nm, dok je maksimum drugog pika detektovan na talasnoj duzini manjoj od
240 nm. Zamena -N-CH,-O-CHjs ili -CH,-CH3 grupa u molekulu alahlora sa -N-
CH(CH3)-CH,-O-CH3 i -CH3 grupama, respektivno, u molekulu metolahlora,
izaziva malo batohromno pomeranje: spektar metolahlora je pomeren prema veéim
talasnim duzinama u odnosu na alahlor. Apsorpcija zrac¢enja talasnih duzina vecih
od 290 nm od strane alahlora i metolahlora moze se smatrati zanemarljivom (e < 5
M™ em™) (Feigenbrugel i sar., 2005).
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Slika 32. Degradacija alahlora u kontrolnom matriksu
primenom direktne UV fotolize

Literaturni podaci ukazuju da se kvantni prinos direktne fotolize povecava
uporedo sa molarnim apsorpcionim koeficijentom, a smanjuje se sa pove¢anjem
talasne duzine UV zracenja, pri ¢emu je za direktnu fotolizu alahlora na 254 nm
zabeleZen najveci kvantni prinos (® 0,095) (Wong i Chu, 2003). Na visok stepen
razgradnje alahlora primenom direktne UV-C fotolize su takode ukazali i autori
Bagal i Rogate (2013). Tokom direktne UV fotolize postignuta je velika efikasnost
razgradnje alahlora (93%) pri reakcionom vremenu od 15 min. i pocetnoj
koncentraciji ispitivanog polutanta od 20 mg/I.

UV/H,0,, UV/S,0s” i UV/HSOs procesi. Uticaj razli¢itih fotohemijskih
unapredenih oksidacionih procesa na degradaciju alahlora u kontolnom sintetickom
vodenom matriksu pri poc¢etnoj koncentraciji H,O,, PSi PMS od 0,03 mM i dozi UV
zraenja u rasponu do 200 mJ/cm?, u zavisnosti od primenjenog tretmana je prikazan
na slici 33.

Kombinovanje vodonik-peroksida, PS i/ili PMS sa UV zracenjem znacajno
poboljsava razgradnju alahlora u kontrolnom matriksu, usled generisanja visoko
reaktivnih radikalskih vrsta (HO™ i SO,”), u odnosu na UV fotolizu, uzimajuéi u
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obzir primenjene doze UV zracenja. Efikasnost razgradnje alahlora u kontrolnom
matriksu primenom AOPs opada slede¢im nizom: UV/S,05% (34-95%) > UV/HSOg
(30-97%) > UV/H,0, (25-97%).

Maksimalna razgradnja alahlora (> 95%) u kontrolnom matriksu je postignuta
primenom doza UV zra¢enja od 50, 100 i 200 mJ/cm? za UV/S,0¢”, UV/HSOs i
UV/H,0, tretmane, respektivno. Shodno tome, najefiksanija degradacija alahlora od
97% je zabelezena primenom UV/S,0g” (0,03 mM S,0¢”; 50 ml/cm?) tretmana, gde
je pri istim reakcionim uslovima efikasnost UV/H,O, procesa iznosila 50%, odn.
61% za UV/HSOs proces. Poredeci dobijene rezultate tokom UV/H,0,, UV/S,0¢7 i
UV/HSOs procesa u odnosu na direktnu UV fotolizu uocava se superiornost
dodatka oksidanata i formiranja reaktivnih radikalskih vrsta, pri ¢emu je doprinos
UV fotolize bio neznatan (<4%).
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Slika 33. Degradacija alahlora u kontrolnom matriksu primenom UV/H,0,,
UV/S,05” i UV/HSOs procesa

Na slici 34, prikazane su dobijene konstante brzine degradacije alahlora u
kontolnom matriksu primenom svih ispitivanih unapredenih oksidacionih procesa.
Tokom direktne UV fotolize, kao kontrolnog procesa, k vrednost je iznosila
2,1240,006 x 10° cm® mJ*' (R°=0,988). Znaajno brza degradacija alahlora je
postignuta primenom UV/H,0, i SR-AOPs, pri ¢emu se k vrednost kretala u rasponu
od 17 x 107 - 67,4 x 10 cm? mJ™* (R?*=0,944-0,994).

U poredenju sa UV/H,0, i UV/HSOs™ procesom, alahlor se brze razgradivao
tokom UV/S,05” procesa. Moze se zaklju¢iti da SO,  efikasnije doprinose
razgradnji alahlora u odnosu na HO', §to se moze pripisati vecoj brzini formiranja
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SO,” iz persulfata (®ps= 1,4 mol Einstein™) u odnosu na generisanje HO" iz
vodonik-peroksida (®4,0,=1 mol Einstein™) pri ispitivanim reakcionim uslovima.

Kao §to je ve¢ napomenuto u poglavlju 4.2.1., PMS, PS i vodonik-peroksid
imaju sliénu peroksidnu vezu. Bolje performanse UV/S,0s% procesa u pogledu
efikasnosti razgradnje mikropolutanata u kontrolnom matriksu, u odnosu na
UV/H,0; proces uglavnom se pripisuju nizoj energiji peroksidne veze persulfata, $to
rezultuje lakSom aktivacijom PS primenom UV zracenja u odnosu na PMS i H;0,, a
§to je u skladu sa kvantnim prinosom ovih reakcija na talasnoj duzini od 254 nm.
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Slika 34. Konstanta brzine degradacije alahlora u kontrolnom matriksu

Razli¢ite grupe autora su ispitivale degradaciju alahlora koriste¢i samu UV
fotolizu i njenu kombinaciju sa vodonik-peroksidom i PS (Cvetni¢ i sar., 2017,
Djadi i Kaabar, 2020). Medutim, razgradnja alahlora primenom SR-AOPs nije jos$
uvek dovoljno istrazena. Kroz nekoliko studija je ispitivana degradacija alahlora
upotrebnom persulfata u kombinaciji sa nula valentnim gvozdem (Wang i sar., 2016,
2020) i persulfatom aktiviranim askorbinskom kiselinom (Hou i sar., 2020). Novija
studija grupe autora Guerra-Rodriguez i sar. (2021) je ispitivala degradaciju
razli¢itih mikropolutanata ukljucujuéi i alahlor u sekundarnom efluentu aktiviranjem
PMS sa UV-A zraenjem, bez prethodne korekcije pH ili dodatka gvozda.
Optimalna koncentracija peroksimonosulfata (0,1 mM) za uklanjanje razli¢itih
mikropolutanata (100 pg/l) je dovela do prosecne degradacije od 80% nakon 60 min.
tretmana, pri ¢emu se u najveéem broju slucajeva (ukljucujudi i alahlor) razgradnja
odvijala tokom prvih 5 min. Ova grupa autora je ukazala da foto-aktivacija PMS
znacajno unapreduje uklanjanje vecine ispitivanih jedinjenja, §to je bilo od znacaja i
za razgradnju alahlora.
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43.1.1. Uticaj huminskih kiselina i alkaliteta na degradaciju
alahlora unapredenim oksidacionim procesima

U ovom poglavlju prikazani su rezultati ispitivanja uticaja huminskih kiselina,
kao i neorganskih jona, hidrogenkarbonata, na razgradnju alahlora primenom
direktne UV fotolize i fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa.

Uticaj huminskih kiselina. Uticaj huminskih kiselina (2-12 mg C/I DOC) na
efikasnost degradacije alahlora primenom direktne UV-C fotolize (200-
1400 mJ/cm?®) je prikazan na slici 35. Primenom direktne UV-C fotolize stepen
razgradnje alahlora u sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom huminskom
kiselinom opada slede¢im nizom u odnosu na matriks: HA - 2 mg C/I DOC (12-
75%) > HA - 5 mg C/l DOC (8-63%) > HA - 12 mg C/I DOC (7-54%). Konstanta
brzine degradacije alahlora takode opada istim nizom: HA - 2 mg C/I (1,05+0,001 x
10® cm? mJ™*) > HA - 5 mg C/I (0,747+0,06 x 10° cm? mJ*) > HA - 12 mg C/I
(0,596+0,001 x 10° cm®* mJ™). Ovo zapazanje se moZe pripisati ¢injenici da HA
takode apsorbuju frakciju UV-C zracenja, §to rezultuje inhibitornim efektom na
fotolizu alahlora, pri ¢emu je i brzina razgradnje smanjena do 4 puta (12 mg C/1
DOC) u odnosu na razgradnju u kontrolnom matriksu (poglavlje 4.3.1).
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Slika 35. Uticaj huminskih kiselina na degradaciju alahlora u sintetickoj vodi
direktnom UV fotolizom

Na slici 36 prikazani su rezultati ispitivanja uticaja huminskih kiselina
(2-12 mg C/I DOC) na oksidativnu degradaciju alahlora primenom fotohemijskih
UV/H,0, UV/S,0s i UV/HSOs procesa (0,03-0,3 mM; 200-1400 ml/cm?).
UopSteno posmatrano, zapazen je zanemarljiv uticaj pocetne koncentracije
primenjenih oksidanata H,O,, PS i PMS na efikasnost razgradnje alahlora u
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sintetickom vodenom matriksu obogac¢enom huminskom kiselinom. Najveci
inhibitorni efekat na degradaciju alahlora fotohemijskim procesima ima visoka
pocetna koncentracija HA od 12 mg C/l DOC.

U UV/H,0, procesu pri nizoj pocetnoj koncentraciji H,O, (0,03 mM) u
prisustvu HA od 2 i 5 mg C/l DOC stepen razgradnje alahlora iznosio je od 16-94%
i opada sa porastom sadrzaja HA (12 mg C/I DOC) na maksimalnih 68%. Blagi
porast efikasnosti razgradnje alahlora je postignut sa poratom pocetne koncentracije
H,0, u UV/H,0, sistemu i iznosio je od 25-97% (2 i 5 mg C/I DOC), odn. 21-83%
(12 mg C/I DOC).

Tokom primene SR-AOPs, takode je primeéana blaga prednost UV/S,0¢”
tretmana kao i u slucaju razgradnje 1,2,3-TCB (poglavlje 4.2.1.1) Stepen razgradnje
alahlora u matriksu sa nizim sadrzajem HA (2 i 5 mg C/1 DOC) tokom SR-AOPS pri
pocetnoj koncentraciji oksidanata od 0,03 mM se kretao u rasponu od 21-96%. U
matriksu sa HA od 12 mg C/I DOC, pri istim reakcionim uslovima, efikasnost
razgradnje alahlora je bila od 19-76%. Sa porastom pocetne koncentracije PS i PMS
u SR-AOPs efikasnost razgradnje alahlora u prisustvu razlic¢itog sadrzaja HA opada
slede¢im nizom: HA 2 mg C/l DOC (44-99%) > HA 5 mg C/1 DOC (32-94%) >
HA 12 mg C/I DOC (23-85%).

o UV/H,0,(0,03mM H,0,) A UVISO,(003mM S0, UV/HSO, (0,03 mM HSO,)
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Slika 36. Uticaj huminskih kiselina pri razlicitim koncentracijama: (a) 2 mg C/I
DOC,; (b) 5 mg C/l DOC i (c) 12 mg C/I DOC na degradaciju alahlora u sintetickoj
vodi fotohemijskim UV/H,0,, UV/S,05” i UV/HSOs procesima
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Na osnovu prikazanih rezultata moze se zapaziti da se visok stepen razgradnje
alahlora (>90%) u matriksu sa najnizim sadrzajem HA od 2 mg C/l DOC postize ve¢
pri pocetnoj koncentraciji oksidanata H,O,, PS i PMS od 0,03 mM i 1000 md/cm?,
ili pri dozi UV zragenja od 600 mJ/cm? kada se primeni via pocetna koncentracija
oksidanata od 0,3 mM. Da bi se postigao sli¢an stepen razgradnje alahlora (>90%) u
matriksu sa ve¢om koncentracijom huminskih kiselina (5-12 mg C/I DOC) potrebno
je primeniti vecu pocetnu koncentraciju oksidanata i dozu UV zracenja (0,3 mM;
< 1000 mJ/cm?) tokom UV/H,0, procesa i SR-AOPs.

Razgradnja alahlora u sintetickom vodenom matriksu je inhibirana u
znacajnijem stepenu u prisustvu visoke koncentracije huminskih kiselina (12 mg C/I
DOC) (slika 36). Huminske kiseline deluje kao ,,hvataci HO" i SO4~ zbog prisustva
struktura bogatih elektronima, koje stupaju u kompetitivne reakcije sa ovim
elektrofilnim radikalskim vrstama (detaljnije objasnjeno u poglavlju 4.2.1.1).

Uocena je dobra korelacija izmedu pocéetne koncentracije HA i k vrednosti, odn.
brzine razgradnje alahlora primenom UV/H,0, i SR-AOPs (R? > 0,943) (slika 37).
Na osnovu k vrednosti, brzina degradacije alahlora u sintetickom vodenom matriksu
oboga¢enom huminskom kiselinom je opadala u sledeéem nizu u odnosu na
primenjene AOPS: UV/S,0g> > UV/HSOs > UV/H,0,, a u odnosu na pocetnu
koncentraciju huminskih kiselina: HA - 2 mg C/I DOC > HA - 5 mg C/I DOC >
HA - 12 mg C/I DOC.
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Slika 37. Korelacija izmedu konstanti brzine degradacije alahlora u

sintetickom vodenom matriksu i koncentracije huminskih kiselina tokom:
(a) UV/H,0,, (b) UV/S,0¢” i (c) UV/HSOs procesa
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Pri nizoj pocetnoj koncentraciji oksidanata H,O,, PS i/ili PMS (0,03 mM)
k vrednost za UV/H,0, je iznosila od 0,814 x 10 - 2,135 x 10 cm®* mJ*, odn. od
0,876 x 10° - 2,45 x 10° cm® mJ* za SR-AOPs tretmane. Porast pocetne
koncentracije primenjenih oksidanata rezultovao je poveéanjem brzine razgradnje
alahlora, pri ¢emu su k vrednosti bile u opsegu od 1,26 x 10° - 3,14 x 10 cm®* mJ*,
u zavisnosti od tretmana. Dodatak huminskih kiselina, kao interferiraju¢ih materija,
rezultovao je znaCajnim smanjenjem brzine razgradnje alahlora tokom svih
ispitivanih AOPs u poredenju sa kontrolnim matriksom (poglavlje 4.3.1).

Uticaj alkaliteta. Uticaj hidrogenkarbonata (100-500 mg/l) na efikasnost
degradacije alahlora primenom direktne UV-C fotolize (200-1400 ml/cm?) je
prikazan na slici 38. Stepen razgradnje alahlora tokom direktne UV-C fotolize raste
sa porastom doze UV zraCenja, a neznatno opada sa povecanjem pocetne
koncentracije HCOs™ (u opsegu od 100 do 500 mg/l) i iznosio je od 4% do ~90%
Ukoliko se dobijeni rezultati uporede sa prethodnom serijom ispitivanja uo¢avamo
manje izrazen inhibitorni efekat HCO3 na razgradnju alahlora UV-C fotolizom u
odnosu na uticaj huminskih kiselina. Konstanta brzine degradacije alahlora u
sintetickom vodenom matriksu oboga¢enom hidrogenkarbonatima (100-500 mg/l)
direktnom UV-C fotolizom se kretala u rasponu od 1,39 x 10° - 1,83 x 10 cm? mJ™*
(R?=0,963-0,995), sa zabelezenim neznatnim opadanjem uporedo sa porastom
pocetne koncentracije HCO3  u sintetickoj vodi.
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Slika 38. Uticaj hidrogenkarbonata na degradaciju alahlora u sintetickoj vodi
direktnom UV fotolizom

Rezultati ispitivanja uticaja hidrogenkarbonata na stepen razgradnje alahlora u

sinteti¢koj vodi tokom UV/H,0, i SR-AOPs prikazani su na slici 39. Stepen
razgradnje alahlora u sintetickom vodenom matriksu oboga¢enom HCO;™ odvija se
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gotovo identi¢no tokom UV/H,O, i SR-AOPs. Vedi uticaj na stepen razgradnje
alahlora primenom UV/H,0, i SR-AOPs ima primenjena doza UV zrafenja u
odnosu na pocetne koncentracije oksidanata H,O,, PS i PMS, u ispitivanom opsegu
za navedene procesne parametre.

Primenom nize pocetne koncentracije oksidanata (0,03 mM) efikasnost
razgradnje alahlora u matriksu obogac¢enom hidrogenkarbonatima (100-250 mg/l) se
kretala u veoma slicnom opsegu tokom svih ispitivanih AOPs (sa blagom prednosti
UV/S,05%) od ~11-98%. Sa porastom poletne koncentracije HCO5; (500 mg/l)
stepen razgradnje alahlora blago opada i bio je u opsegu od 8-91% za UV/H,0,
tretman, odn. 18-94% za SR-AOPs.

Primenom veée pocetne koncentracije oksidanata H,0,, PS i PMS
(0,3 mM) tokom svih AOPs uocavamo da je gotovo potpuna razgradnja alahlora u
matriksu sa nizim sadrzajem HCO3 (100 i 250 mg/l) postignuta primenom doze UV
zratenja od 600 mJ/cm?®, odn. primenom 1000 mJ/cm® u matriksu oboga¢enom
ve¢om koncentracijom hidrogenkarbonata (500 mg HCOs/l). Stepen razgradnje
alahlora ispitivanim UV/H,0, i SR-AOPs kretao se slede¢im nizom u odnosu na
sinteti¢ki matriks: 100 mg HCO3/l (72-99%) > 250 mg HCO3z/l (54-98%) >
500 mg HCO /I (33-99%).
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Slika 39. Uticaj hidrogenkarbonata pri razlicitim koncentracijama: (a) 100 mg/I,
(b) 250 mg/1 i (c) 500 mg/l na degradaciju alahlora u sintetickoj vodi fotohemijskim
UV/H,0,, UV/S,0¢% i UVIHSOs procesima
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Generalno, visok stepen razgradnje alahlora (>90%) u sintetickom vodenom
matriksu obogac¢enim hidrogenkarbonatima (100 i 250 mg/l) primenom svih AOPs
se moze posti¢i pri niZoj pocetnoj koncentraciji oksidanata (0,03 mM; 600 mJ/cm?),
dok je za tretman sintetickog matriksa sa veCom koncentracijom ovih jona
(500 mg/l) potrebno primeniti veéu koncentraciju H,O,, PS i PMS (0,3 mM,;
> 600 mJ/cm?).

Na slici 40 prikazana je korelacija izmedu vrednosti konstante brzine
degradacije pseudo-prvog reda i pocetnih koncentracija hidrogenkarbonata u
sintetickoj vodi  (R?0,92-0,99). Kinetika razgradnje alahlora u prisustvu
hidrogenkarbonata se moze uspe$no opisati primenom modela pseudo-prvog reda
(R*>>0,911). Vrednosti k u sintetickom vodenom matriksu obogaéenim HCOj
opadale su slede¢cim nizom u odnosu na tretman: UV/S,0s> > UV/HSOs >
UV/H,0,, a u odnosu na pocetnu koncentraciju hidrogenkarbonata: 100 mg/l >
250 mg/l > 500 mg/I.

Primenom UV/H,0, procesa (0,03 mM), k vrednost za razgradnju alahlora se
kretala u rasponu od 1,84 x 10° - 4,38 x 10® cm®* mJ*, odn. od 2,02 x 10°® -
5,16 x 10® cm? mJ* primenom SR-AOPs. Sa porastom podetne koncentracije
oksidanata (0,3 mM) primenom svih ispitivanih AOPs uocen je porast brzine
razgradnje alahlora, a k vrednosti su iznosile od 3,2 x 10° - 9,86 x 10 cm® mJ™, u
zavisnosti od tretmana.
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Slika 40. Korelacija izmedu konstanti brzine degradacije alahlora u
sintetickom vodenom matriksu u prisustvu hidrogenkarbonata tokom
(@) UV/H,0,, (b) UV/S,0¢” i (c) UV/HSOs procesa
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Na osnovu k vrednosti, uocava se veci inhibitorni efekat huminskim kiselina (2-
12 mg C/I DOC) u odnosu na hidrogenkarbonate (100-500 mg/l) na razgradnju
alahlora u sintetickim matriksima, pri koncentracijama navedenih materija
relevantnim za prirodne vode. Poredenjem sa rezultatima dobijenim u kontrolnom
matriksu, zapaza se da su obe ispitivane vrste ispoljile efekat ,,ivataca* slobodnih
radikala tokom ispitivanim AOPs (vise detalja je dato u poglavlju 4.3.1.2).

Pregledom literature je ustanovljeno da nema dovoljno podataka koji se odnose
na razgradnju alahlora primenom UV/H,0; i SR-AOPs, u prisustvu interferiraju¢ih
materija poput huminskih kiselina i hidrogenkarbonata. Cvetnié i sar. (2017) su
sproveli istrazivanja efekata UV/H,0; i UV/S,0¢% tretmana za degradaciju razli¢itih
pesticida, uklju¢ujuéi i alahlor, u prisustvu prirodnih organskih materija. Zebelezeno
je da se brzina razgradnje alahlora i diurona nije menjala u prisustvu POM. Takode
je navedeno da je uticaj POM na razgradnju pesticida manje izrazen tokom
UV/S,05* u odnosu na UV/H,0, tretman, to je u skladu sa dobijenim rezultatima.

Dobijeni rezultati ukazuju da se alahlor moze efikasno razgraditi u kontrolnom
matriksu direktnom UV-C fortolizom. Kombinacija UV zracemja i oksidanata,
posebno PS, znacajno ubrzava proces razgradnje u kontrolnom matriksu. Prisustvo
huminskih kiselina i hidrogenkarbonata negativno utice na oksidativau razgradnju
alahlora u poredenju sa efektima razlicitih UVI/H,O, i SR-AOPs postignutim u
kontrolnom matriksu. Inhibitorni efekti interferirajucih materija manje su izraZeni
tokom SR-AOPs u odnosu na UV/H,0, proces, sto upucuje na vecu selektivnost SO,~
radika u odnosu na HO". U prisustvu HA i HCO; efikasnost degradacije alahlora i
sledstveno kinetika razgradnje, na osnovu k vrednosti, prati sledeci trend u odnosu
na tretmane: UV/S,05% > UV/HSOs > UV/H,0,. Huminske kiseline su ispoljile veci
inhibitorni  efekat u poredenju sa hidrogenkarbonatima. Porast pocetne
koncentracije primenjenih oksidanata tokom UV/H,O, i SR-AOPs imao je veci
znacaj za razgradmju alahlora u sintetickom vodenom matriksu obogacenom
huminskim kiselinama u odnosu na matriks obogacen hidrogenkarbonatima. Ovo
zapazanje se mozZe pripisati izrazenijem inhibitornom efektu huminskih kiselina
prema visoko reaktivnim HO® i SO, radikalima nastalim tokom oksidacionih
tretmana u odnosu na hidrogenkarbonate, u ispitivanom opsegu koncentracija ovih
interferirajucih materija.

4.3.2. Degradacija alahlora u prirodnim vodama primenom unapredenih
oksidacionih procesa

U ovom poglavlju prikazani su rezultati ispitivanja uticaja direktne UV fotolize i
fotohemijskih AOPs na razgradnju alahlora u povrSinskoj i podzemnoj vodi
(karakteristike matriksa date su u poglavlju 4.1., tabela 7). Rezultati dobijeni
istrazivanjem publikovani su u radu autora Molnar Jazi¢ i sar. (2020).

92



Tajana M. Simeti¢ Doktorska disertacija

4.3.2.1. Uticaj pH vrednosti, pocetne koncentracije primenjenih oksidanata i
doze UV zraclenja

Kao $to je navedeno u poglavlju 4.2.2.1., pH reakcionog rastvora ima znacajnu
ulogu u oksidativnoj razgradnji polutanata zbog mehanizma formiranja slobodnih
radikalskih vrsta i promena u molekulu mikropolutanta od interesa. Shodno tome,
pKa vrednost za jedinjenja koja sadrze jonizujuc¢e funkcionalne grupe jedno je od
najvaznijih fizicko-hemijskih svojstva koje utiCu na degradaciju slobodnim
radikalima (Xiao i sar., 2020).

Uticaj pH vrednosti (5-9,5) na degradaciju alahlora u obogaéenoj povrsinskoj i
podzemnoj vodi primenom direktne UV fotolize (200-2000 mJ/cm?) prikazan je na
slici 41. pKa alahlora iznosi 0,62 na 25°C (Mnif i sar. 2011), §to rezultira negativnim
naelektrisanjem molekula alahlora pri svim ispitivanim pH vrednostima.

Stepen razgradnje alahlora u povrsinskoj vodi tokom direktne UV fotolize se
kretao u opsegu od 21-80% (pH 5), 19-74% (pH 7,8) i 16-70% (pH 9,5). U
podzemnoj vodi je uocena nesto niza efikasnost razgradnje alahlora primenom UV
fotolize i to od 11-60% (pH 5), 7-55% (pH 8) i 5-51% (pH 9,5). Primenom direktne
UV fotolize maksimalna degradacija alahlora u oba prirodna vodena matriksa je
postignuta pri najvi$oj primenjenoj dozi UV zradenja od 2000 mJ/cm? i pH 5. Sa
povecanjem pH vodenog matriksa na 9,5 dolazi do neznatnog smanjenja efikasnosti
fotodegradacije alahlora u povrsinskoj i podzemnoj vodi.
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Slika 41. Degradacija alahlora direktom UV fotolizom u: (a) povrSinskoj i
(b) podzemnoj vodi
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Dobijene vrednosti konstante brzine degradacije alahlora UV fotolizom u
povrsinskoj i podzemnoj vodi su prikazane na slici 42. Brzina razgradnje alahlora u
povrsinskoj vodi, na osnovu k vrednost, kretala se u opsegu od 0,594 x 107 -
0,743 x 10 cm* mJ™, odn. od 0,375 - 0,464 x 10° cm* mJ* u podzemnoj vodi i
opada sa povecanjem pH u opsegu 5-9,5. Dobijeni rezultati ukazuju da se razgradnja
alahlora u prirodnim vodenim matriksima odvija 4-6 puta sporije u poredenju sa
kontrolnim matriksom.

Na slikama 43 i 44, prikazani su rezultati ispitivanja uticaja pH vrednosti na
degradaciju alahlora u povrsinskoj i podzemnoj vodi primenom fotohemijskih
AOPs. Dodatak oksidanata H,O,, PS ili PMS znaajno poboljSava degradaciju
alahlora u prirodnim vodenim matriksima u odnosu na samu UV fotolizu. Efikasnost
razgradnje alahlora u oba vodena matriksa opada slede¢im trendom: UV/S,Og >
UV/HSOs > UV/H,0, na pH 5 i 7,8-8, odnosno UV/HSOs > UV/S,0¢” > UV/H,0,
na pH 9,5. Shodno tome, maksimalna degradacija alahlora (~99%) u prirodnim
vodenim matriksima je postignuta u kiseloj sredini tokom UV/S,05" i UV/H,0,,
dok je UV/HSOs proces bio najefikasniji u baznoj sredini.
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Slika 42. Konstanta brzine degradacije alahlora u (a) povrsinskoj i (b) podzemnoj
vodi primenom direktne UV fotolize

Stepen razgradnje alahlora u povrSinskoj vodi na pH 5 i 7,8, pocetnoj
koncentraciji oksidanata od 0,03 mM i dozi UV zradenja od 200-2000 mJ/cm?,
tokom sva tri ispitivana AOPs se kretao u opsegu od 32-95%. Porast pocetne
koncentracije primenjenih oksidanata H,O,, PS i PMS na 0,3 mM, pri istim pH
vrednostima i dozama UV zralenja, rezultovao je daljim povecanjem efikasnosti
razgradnje alahlora, od 50-99%. U baznoj sredini uoc¢ava se blagi porast stepena
razgradnje alahlora UV/HSOs procesom, gde je efikasnost razgradnje bila od 44-
95% i 71-99% pri pocetnoj koncentraciji PMS od 0,03 i 0,3 mM, redom. Primena
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UV/H,0, i UV/S,04" procesa u baznoj sredini rezultovala je blagim padom stepena
razgradnje alahlora, u opsegu od 26-87% (0,03 mM) i 43-96% (0,3 mM) u odnosu
na tretmane sprovedene na pH 5-7,8.

Pocetna koncentracija primenjenih oksidanata H,O,, PS i PMS™ u fotohemijskim
AOPs ima znacajniji uticaj na stepen razgradnje alahlora u podzemnoj vodi (slika
43) u odnosu na povrsinsku vodu. Tokom sva tri ispitivana AOPs (pH 5 i 8; 0,03
mM oksidanta i 200-2000 mJ/cm?) stepen razgradnije alahlora je bio u opsegu od 16-
79%. Uporedo sa porastom pocetne koncentracije oksidanata (0,3 mM) povecala se i
efikasnost razgradnje alahlora (26-98%). Tretmanom podzemne vode u baznoj
sredini (pH 9,5) zabelezen je pad efikasnosti razgradnje alahlora UV/H,0, i
UV/S,05” procesima na 12-63% (0,03 mM) i 23-87% (0,3 mM). Suprotno tome,
veca efikasnost razgradnje alahlora UV/HSOs procesom zabelezena je u baznoj
sredini u odnosu na proces izveden pri nizim pH, i iznosila je od 23-82% i 40-99%
pri pocetnoj koncentraciji PMS od 0,03 i 0,3 mM, redom.
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Slika 43. Uticaj pH vrednosti na degradaciju alahlora u povrsinskoj vodi primenom
fotohemijskih AOPs: (a) pH 5, (b) pH 7,81 (c) pH 9,5

Generalno, stepen degradacije alahlora > 90% u povrsinskoj vodi je postignut
primenom UV/H,0, procesa i SR-AOPs pri svim ispitivanim pH vrednostima i
koncentracijama oksidanata. U slucaju tretmana podzemne vode, vise od 90%
degradacije alahlora zapaZeno je primenom UV/H,0, i UV/S,0¢ procesa u kiseloj
sredini (pH 5), kada je primenjena veéa poCetna koncentracija oksidanata i doza UV
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zradenja (0,3 mM; 1400 mJ/cm?). Najefikasnija degradacija alahlora u podzemnoj
vodi u baznoj sredini (pH 9,5) postignuta je primenom UV/HSOs procesa. Uticaj
pocetne koncentracije oksidanata na efikasnost razgradnje alahlora je izraZeniji u
tretmanu podzemne vode u odnosu na povrSinsku vodu, ukazujuéi na veéi
inhibitorni efekat vodenog matriksa sa ve¢im sadrzajem POM 1 ve¢im alkalitetom.

a) 100+ b) 100, C) 100+

>
& @

801 801 g 801 3 &

60{ o* H 60 604

B

40 404 & ° 40{» a §

Degradacija alahlora (%)
>
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>
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¢
20+ X 20 A 20 ~ ¥

® UVH,0,(003mMH,0,) UV/S,0,7 (003mMS,0°) A UV/HSO, (0,03 mM HSO,)
O UVH,0,(03mMH,0,) UV/S,0” (03mMS0%) A UV/HSO, (03 mM HSO,)

Slika 44. Uticaj pH vrednosti na degradaciju alahlora u podzemnoj vodi primenom
fotohemijskih AOPs: (a) pH 5, (b) pH 8i (c) pH 9,5

Opsti mehanizam formiranja visoko reaktivnih slobodnih radikala (HO™ i SO,")
u prisustvu oksidanata i UV zracenja je dat u poglavljima 2.2.1.2. (reakcija 6 i
2.2.1.3. (reakcije 31-32). Razgradnja alahlora u UV/H,0, sistemu putem HO’
posredovane oksidacije smanjuje se sa poveéanjem pH vrednosti. Ovaj rezultat
moze biti objasnjen na viSe nacina. Standardni redoks potencijal HO" je veéi u
kiseloj sredini nego baznoj. Smanjenje stepena razgradnje alahlora sa povecanjem
pH moze biti povezano sa disocijacijom H,0, u baznoj sredini do hidroperoksidnog
anjona, koji moze delovati i kao ,,ivatac™ HO" (dato u poglavlju 4.2.2.1). Dodatno,
pri visim pH vrednostima, HO" moze disosovati i lako reagovati sa hidroksidnim
jonima produkuju¢i O™ sa manjim oksidacionim potencijalom (Lee i sar., 2021).
Zbog svega navedenog, efikasnost razgradnje alahlora UV/H,0, procesom je veca u
kiseloj u odnosu na baznu sredinu.

Nasuprot tome, SO, se generise fotolizom persulfata tokom UV/S,0¢” procesa,
a rezultuju¢i SO, moze dalje reagovati sa OH™ i molekulom vode formiraju¢i HO',
kao sekundarne radikalske vrste u baznim uslovima. Rezultati dobijeni primenom
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UV/S,0¢” procesa se mogu objasniti promenom zastupljenosti dominantnih
radikalskih vrsta, kao i njihovog redoks potencijala sa porastom pH. SO, je
dominantan u kiselim uslovima (pH < 7), SO,” i HO" koegzistiraju pri neutralnim
uslovima, dok je HO® je dominantan u baznoj sredini (pH > 11) (poglavlje 4.2.2.1).

Efikasnost razgradnje alahlora UV/HSOs procesom povecava se Sa porastom
pH, Sto se moZze pripisati molarnom apsorpcionom koeficijentu peroksimonosulfata,
koji je znacajno zavisan od pH sredine (dato u poglavlju 4.2.2.1).

Na slikama 45 i 46 prikazane su konstante brzine degradacije alahlora u
prirodnim vodenim matriksima primenom UV/H,0, procesa i SR-AOPs. Brzina
razgradnje alahlora primenjenim AOPs opada slede¢im nizom: UV/S,0g >
UV/H,0, > UV/HSOs na pH 5, odnosno: UV/HSOs > UV/S,04” > UV/H,0, na pH
8-9,5.

a) 3,5 UVIHO, b) 381 yyiso* 9)38) uvihiso,
3,04 3,04 3,04
2,54 2,54 2,54
2 20 2 201 e 2 20/
| . j;
@ 1,51 @ 1,54 o 1,59
~ 1,04 ~ 10 ~ 1,04
0,51 0,5 0,5
0,0- T 0,0+ _ 0,0+
0,03mM  0,3mM 003mM 0,3m 0,03mM  0,3mM
Koncentracija H,0, Koncentracija S,0,~ Koncentracija HSO,

[ JpH5 [JpH7.8 [EEMpHY5

Slika 45. Konstante brzine degradacije alahlora u obogacenoj povrsinskoj vodi
primenom: (a) UV/H,0,; (b) UV/S,05> i (c) UV/HSOs procesa

Vrednosti k koje opisuju brzinu razgradnje alahlora primenjivanim AOPs, u
povrsinskoj vodi bile su u opsegu od od 0,979 x 10° - 1,43 x 10° cm? mJ*
(0,03 mM), odn. od 1,42 x 10 - 2,36 x 10 cm* mJ™* (0,3 mM). Brzina degradacije
alahlora je manja u podzemnoj vodi u odnosu na povrsinsku, a k vrednosti su bile u
opsegu od 0,497 x 10° - 0,836 x 10 cm? mJ* (0,03 mM), odn. od 0,866 x 107 -
1,87 x 10° cm? mJ* (0,3 mM), u zavisnosti od primenjenog tretmana. Dodatak
vodonik-peroksida, persulfata ili peroksimonosulfata vodi povecanju brzine
degradacije alahlora unapredenim oksidacionim procesima u odnosu na razgradnju
direktnom UV fotolizom, §to se moze pripisati fotolitickoj dekompoziciji
primenjenih oksidanata i generisanju HO'i/ili SO,".
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Slika 46. Konstante brzine degradacije alahlora u obogac¢enoj podzemnoj vodi
primenom: (a) UV/H,0,; (b) UV/S,05% i (c) UV/HSOs procesa

Dobijeni rezultati ukazuju da pH ima veliki uticaj na efikasnost razgradnje
alahlora primenom UV/H,O, i SR-AOPs, sto se mozZe pripisati uticaju pH na
mehanizam fotohemijske dekompozicije primenjenih oksidanata, distribuciji i
formiranju reaktivnih radikala, sa pH-zavisnim promena u oksidacionom
potencijalu. Efikasnost razgradnje i sledstveno brzina razgradnje alahlora u
obogacenoj povrsinskoj i podzemnoj vodi opada sledeéim nizom: UV/S,0f >
UV/H,0, > UV/HSOs™ na pH 5, odnosho: UV/HSOs > UV/S,0¢% > UV/H,0, na pH
8-9,5. Tretmanom povrsinske vode primenjivanim AOPs moZe se posti¢i visok stepen
razgradnje alahlora u vodi (>90%) pri svim ispitivanim koncentracijama
oksidanata, dozi UV zracenja od 1400 md/cm? i pH u opsegu 5-9,5, dok je za
potpunu razgradnju alahlora u podzemnoj vodi bilo potrebno primeniti vecu
pocetnu koncentraciju oksidanata (H,0,, PS i/ili PMS).

4.3.2.2. Uticaj vodenog matriksa

Kao §to je ve¢ napomenuto u poglavlju 4.2.2.3., prirodno prisutni ,,Avataci u
povr§inskoj i podzemnoj vodi, poput POM i neorganskih jona mogu dovesti do
smanjenja stepena razgradnje ciljnih polutanata tokom unapredenih oksidacionih
tretmana. Shodno tome, ocekivano je da sastav vodenog matriksa ima odredeni
uticaj na degradaciju alahlora primenom UV/H,O, procesa i SR-AOPs.

Inhibitorni efekat vodenog matriksa podzemne vode je izrazeniji u odnosu na
povrsinsku vodu, sa znacajnim razlikama u brzini razgradnje alahlora u odnosu na
kontrolni sinteticki vodeni matriks. Brzina razgradnje alahlora (na osnovu odredenih
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konstanti brzine degradacije pseudo-prvog reda) opada slede¢im nizom u odnosu na
matriks: kontrolni matriks > sinteticki matriks obogaéen hidrogenkarbonatima
(100 mg/l > 250 mg/l > 500 mg/l) > sinteticki matriks obogacen huminskim
kiselinama (2 mg C/I DOC > 5 mg C/I DOC > povrsinska voda (2,83+0,12 mg C/I
DOC; 2,10+0,10 I m™ mg™ SUVA) > podzemna voda (6,74+0,65 mg C/I DOC;
5,05+0,75 I m™ mg™* SUVA) ~ 12 mg C/I DOC.

Manja brzina degradacije alahlora u podzemnoj vodi u odnosu povrsinsku vodu,
verovatno je posledica prisustva POM hidrofobnije prirode, sa znatno vise
konjugovanih dvostukih veza, koje ispoljavaju izrazeniji inhibitorni efekat. Brzina
reakcija POM sa HO" (2,23 x 108 M™ s™) veca je u odnosu na brzinu reakcija sa SO4
(6 x 10° M s (Ding i sar., 2020), §to je rezultovalo manje izrazenim inhibitornim
efektom POM na razgradnju alahlora u vodi prvenstveno tokom UV/S,0s* procesa.
Detaljniji uvid o uticaju huminskih kiselina i hidrogenkarbonata, kao dominantnih

whvataca® slobodnih radikala, na razgradnju alahlora primenom UV/H,0O, i SR-
AOPs dat je u poglavlju 4.3.1.2.

Slobodni hidroksil i sulfatni radikali takode mogu reagovati sa neorganskim
konstituentima prirodnih voda, poput nitrata, sulfata, fosfata i hlorida, $to dovodi do
odvijanja tzv. kompetitivnih reakcija. U poglavlju 4.2.2.3., prema dostupnim
literaturnim podacima, navedeno je da se uticaj nitrata i sulfata moze zanemariti,
zbog malih brzina reakcija sa HO i SO,” ili malih koncentracija odredenih
neorganskih jona, pri kojima generalno ne dolazi do ispoljavanja znacajnijeg
inhibitornog efekta. Na primer, nekoliko studija je ukazalo da ne dolazi do
negativnog uticaja hlorida na efikasnost AOPs ukoliko su prisutni u koncentracijama
nizim od 354,5 mg/I1.

Veci inhibitorni efekat na razgradnju alahlora ispitivanim AOPs zabelezZen je za
matriks podzemne vode, sa ve¢im sadrzajem POM hidrofobnije prirode i vecim
alkalitetom u odnosu na povrSinsku vodu. U odnosu na karakteristike svih
ispitivanih vodenih materiksa brzina razgradnje alahlora opada sledec¢im nizom:
kontrolni matriks > sinteticki matriks obogacen hidrogenkarbonatima (100 mg/l >
250 mg/l > 500 mg/l) > sinteticki matriks obogacen huminskim kiselinama (2 mg C/I
DOC > 5 mg C/l DOC > povrsinska voda (2,83+0,12 mg C/l DOC;
2,10+0,10 I m* mg'1 SUVA) > podzemna voda (6,74+0,65 mg C/l DOC; 5,05+0,75 |
m™* mg* SUVA) ~ 12 mg C/I DOC). Na osnovu sadriaja POM, ukupnog alkaliteta,
kao i podataka dostupnih u literaturi vezanih za inhibitorne efekte ostalih u vodi
prisutnih neorganskih anjona, mozZe se pretpostaviti da ostali prirodno prisutni
,hvataci™  slobodnih  radikala nisu odgovorni za znacajnije ispoljavanje
inhibitornog efekata na razgradnju alahlora u prirodnim vodenim matriksima.

4.3.3. Primena PCA analize u interpretaciji rezultata razgradnje alahlora
unapredenim oksidacionim procesima

Eksperimenalni podaci o razgradnji alahlora u prirodnim vodenim matriksima
dobijeni tokom primene fotohemijskih oksidacionih UV/H,0,, UV/S,0g% i
UV/HSOs™ procesa su podvrgnuti PCA analizi u cilju redukcije dimenzionalnosti
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skupa podataka. Orginalni skup podataka za svaki matriks (povrSinska i podzemna
voda) je organizovan u 108 redova i 4 kolone, tako da svaki red odgovara procentu
razgradnje alahlora i eksperimentalnim uslovima (pocetna koncentracija oksidanata
H,0,, PSi PMS; pH vrednost i doza UV zracenja) pri kojim je dobijen odgovarajuci
rezultat. PCA analiza je smanjila dimenzionalnost skupa podataka na tri glavne
komponente (PC1, PC2 i PC3), ¢iji je procenat ukupne varijabilnosti prikazan u
tabeli 11. Prve tri glavne komponente (PC1, PC2, PC3) ¢inile su oko 96,9-98,65%
ukupne varijabilnosti unutar orginalnog skupa podatakata za povrsSinsku i podzemnu
vodu. Prva komponenta (PC1) je najviSe korelisana sa promenljivima u oba vodena
matriksa i iznosila je od 46,9-48,65% od ukupne varijabilnosti, a druga (PC2) i treca
komponenta (PC3) 25% (tabela 10). Graficko poredenje sva tri fotohemijska
oksidaciona procesa primenjena za razgradnju alahlora u oba prirodna vodena
matriksa je prikazano u vidu novog koordinantnog sistema izmedu PC1 i PC2, kao i
PC1i PC3 (slika 47).

Tabela 11. Ukupna varijabilnost i faktorsko opterecenje za prve tri multivarijacione

komponente
Povrsinska (re¢na voda) Podzemna voda

Faktorsko

Opterecenje Pc1  PC2  PC3 | PCL PC2 PC3
(eng.factor

loading)

Nezavisne 469%  250%  250% |48,65%  250% 25,0%
promenljive
Stepen degradacije 0,707  3,66x10° 0,003 | 0,707  -9,50x10°  -0,0003
Inicijalna
koncentracija 0,281 0,010 0,918 0,351 -0,112 0,861
oksidanata
pH vrednost -0,039 0,998 0,013 -0,099 0, 968 0,207
Doza UV zracenja 0,648 0.056 -0,397 | 0,606 0,224 -0,465

Rezultati PCA analize ukazuju da je postignuto jasnije razdvajanje varijabli
(npr. razli¢itih oksidanata) u podzemnoj nego u povrsinskoj vodi. U obe vode,
separacija duz PC1 je izvedena prema dozi UV zraCenja, sa vrednostima faktora
opterecenja od 0,648 i 0,606 za povrsinsku i podzemnu vodu, redom. PC1 ¢ini skoro
50% ukupne varijabilnosti u skupu podataka, sto ukazuje da doza UV zraenja ima
znacajan uticaj na proces razgradnje alahlora.

Na slici 47a,c moze se videti da su eksperimentalni podaci prema PC2 osi
podeljeni u tri grupe, pri ¢emu svaka grupa odgovara ispitivanoj pH vrednosti sa
faktorom opterecenja za ovu promenljivu na PC2 > 0,95 za oba vodena matriksa.
Ukoliko se pozovemo na dobijen faktor optereCanja za incijalnu koncentraciju
oksidanata na PC2 osi, mozemo zakljuciti da koncentracija oksidanata ima
znacajniji uticaj tokom razgradnje alahlora u podzemnoj nego u povrsinskoj vodi.
Ovo zapaZanje je takode potvrdeno i tokom ispitivanja efikasnosti razgradnje
alahlora (poglavlje 4.3.2.2). Dodatno, grafi¢ki prikaz podzemne vode (slika 47¢)
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ukazuje da unutar svake pH vrednosti dolazi do razdvanja eksperimentalnih
podataka duz PC2 ose na nizu i viSu pocetnu koncentraciju primenjenih oksidanata,
dok ovaj slu¢aj nije primecen u povrsinskoj vodi (slika 47a).

Klasifikacija eksperimentalnih podataka u novi koordinantni sistem PC1-PC3 je
prikazana na slici 47b,d. Kao $to se vidi, duz PC3 ose incijalna koncentracija
oksidanata H,0,, PS i PMS je pokazala najznacajniji uticaj na ukupnu varijabilnost,
§to potvrduju i dobijeni faktori opterecenja 0,918 za povrsinsku, odn. 0,861 za
podzemnu vodu. Pored toga, ostale promenljive (poput doze UV zracCenja i pH
vrednosti) duz PC3 ose su bile manje znacajne na osnovu dobijenog faktora
opterecenja u odnosu na poc¢etnu koncentraciju oksidanata.
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Slika 47. Primena statistickog PCA modela za interpretaciju podataka razgradnje

alahlora u: (a i b) povrsinskoj i (c i d) podzemnoj vodi primenom procesa oksidacije

Upotreba PCA analize za procenu uticaja pH, pocetne koncentracije oksidanata
i doze UV zracenja na efikasnost UVIH,O, i SR-AOPs za razgradnju alahlora u
prirodnim vodenim matriksima je potvrdila dobijene eksperimentalne podatke i
ukazala da promena procesnih promenljivih ima znacajniji uticaj na tretman
podzemne vode. Dobijen faktor opterecenja (>0,6) u PCA analizi ukazuje da najvisi
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uticaj na razgradnju alahlora ima doza UV zracenja, potom pocetna koncentracija
oksidanata i pH vrednost.

4.3.4. Razvoj prediktivhog modela za razgradnju alahlora unapredenim
oksidacionim procesima

Na osnovu predstavljenih rezultata u prethodnim poglavljima vidno su
primeéeni razli¢iti efekti tokom UV/H,0,, UV/S,0¢% i UV/HSOs oksidacionih
procesa, pri ¢emu su razvijena tri modela za predvidanje procenta razgradnje
alahlora (Y) u povrsinskoj i podzemnoj vodi (kori§¢eni su dobijeni podaci prikazani
u poglavlju 4.3.2). Detaljniji opis prediktivnog modela za ispitane AOPs zashovane
na UV zraCenju je dat u poglavlju 4.2.4., koji je primenjen za predvidanje stepena
razgradnje strukturno razli¢itog polutanta 1,2,3-TCB. Opsti oblik modela je dat u
izrazu 70 (poglavlje 4.2.4), dok su odgovaraju¢i koeficijenti dati u tabeli 12.
Prikazani rezultati u ovom poglavlju su publikovani u radu autora Molnar Jazi¢ i
sar. (2020).

Tabela 12. Standardizovani regresioni koeficijenti, f, za prediktivni model
razgradnje alahlora u povrsinskoj i podzemnoj vodi

AOPs Bo B: B2 B3 Ba Bs R*

UV/H,O, 40,2014 -0,057 -0,057 64,7112 -2,84451 11,8376 0,945
UVIS,0s° 37,0817 -0,05844 -0,05844 80,3844 -2,55847 1,97089 0,921

UV/HSOs 15,5554  -0,06453 -0,06453 75,0021  1,48807 1,86857 0,923

* Dobijeni koeficijent determinacije izmedu eksperimentalnih rezultata i predvidenih
modelom (slika 47)

Dobijeni eksperimentalni podaci su prikazani u odnosu na vrednosti predvidene
modelima (slika 48), pri &emu je na osnovu koeficijenta determinacije (R* od 0,921-
0,945) =zapazena dobra korelacija. Visoki koeficijenti determinacije tokom
ispitivanih UV/H,0, procesa i SR-AOPs ukazuje da se prediktivni model moze
uspesno koristiti za predvidanje odgovora zavisne promenljive (Y), tj. efikasnosti
stepena razgradnje alahlora, u opsegu ispitivanih procesnih promenljivih (sadrzaj
ukupnih organskih materija; ukupan alkalitet; pocetna koncentracija oksidanata
H,0,, S,0s° i HSOs; pH vrednost i doza UV zratenja). Primeéena odstupanja
izmedu eksperimentalno dobijenih podataka i vrednosti prediktivhog modela mogu
biti posledica inhibitornog efekta drugih sastojaka prirodnih voda, koji nisu
ukljuéeni u model, kao i razlika u mehanizmu oksidacije tokom UV/H,0, procesa i
SR-AOP pri razli¢itim pH uslovima.

Dodatno, zbog sloZenosti matriksa prirodnih voda, predloZeni prediktivni
matemati¢ki model je potrebno dalje testirati i eventualno prilagoditi nakon analize
na vi$e razli¢itih voda. Shodno tome, predloZeni matematicki model za procenu
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efikasnosti razgradnje alahlora takode je ispitivan u sintetickoj vodi obogacenoj
huminskim kiselinama (5,8+0,2 mg C/I, TOC) i hidrogenkarbonatima (250 mg/l) pri
pH ~7 (identi¢no kao i kod 1,2,3-TCB, poglavlje 4.2.4). Graficki prikaz validacije

prediktivnog modela za razgradnju alahlora u sintetickoj vodi dat je na slici 49.
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Slika 48. Poredenje eksperimentalnih rezultata i vrednosti dobijenih primenom
prediktivnog modela za: (a) UV/H,0,, (b) UV/S,05> i (c) UV/HSOs
fotohemijske procese
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Slika 49. Potvrda modela- korelacija izmedu eksperimentalnih i predvidenih
vrednosti modelom za razgradnju alahlora u sintetickom vodenom matriksu

primenom UV/H,0,, UV/S,0s* i UV/HSOs procesa

Kao §to vidimo, koeficijent determinacije (R*=0,91) ukazuje da se prediktivni

model mozZe koristiti za predvidanje odgovora zavisne promenljive u opsegu

ispitivanih koncentracija i procesnih parametara.
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Multivarijantne analize, poput razvoja prediktivnih modela, prema dostupnoj
literaturi nisu intenzivno ispitivane ili primenjene u eksperimentima fotodegradacije
organskih polutanata. Medutim, grupa autora Djadi i Kaabar (2020) je sprovela
istrazivanje procene uc¢inka kinetickog modela koji predvida degradaciju alahlora u
sintetickoj vodi u prisustvu hidrogenkarbonata ili podzemnoj vodi koja sadrzi
poznate koncentracije karbonatnih vrsta i POM, primenom UV/H,O, procesa. Za
validaciju modela koristili su eksperimentalne podatke dobijene u studiji Song i sar.
(2008). Dobijeni rezultati u ovoj studiji su pokazali da je razvijeni model ta¢no
predvideo Kinetiku razgradnje alahlora opisane modelom pseudo-prvog reda. Pored
toga, u ovoj studiji razvijeni model je pokazao da moze ta¢no predvideti sledece: (i)
optimalnu koncentraciju H,O, za razgradju alahlora i inhibitorni efekat H,O, pri
koncentracijama iznad optimalne vrednosti; (ii) pH efekat i (iii) efekat doze UV
zracenja pri razli¢itom intenzitetu.

Razumevanje najvaznijih procesnih promeljivih, Kao i sastava vodenog
matriksa, na efikasnost procesa fotodegradacije koji obuhvata HO" i SO,", imaju
znacajnu ulogu kako prilikom dizajna eksperimenata, tako i za tumacenje rezultata.
Shodno tome, dobijeni rezultati ukazuju da se predlozeni prediktivni matematicki
model mozZe uspesno primeniti za predvidanje efikasnosti stepena razgradnje
alahlora u povrsinskoj i podzemnoj vodi. Ovim modelom je potvrdeno da sve
ispitivane nezavisno promenljive (sadrzaj organske materije, ukupan alkalitet,
pocetna koncentracija primenjenih oksidanata, pH vrednost, doza UV zracenja) u
velikoj meri uticu na ukupnu zavisnu promenljivu odn. odgovor ili stepen razgradnje
alahlora.

4.3.5. ldentifikacija nusprodukata razgradnje alahlora i prirodnih
organskih materija

Fotorazgradnja alahlora. Nusprodukti razgradnje alahlora su analizirani u
ultradistoj dejonizovanoj vodi (kontrolnom matiksu) nakon primene UV/H,0,
procesa i SR-AOPs pri neutralnoj pH (7,2+0,2). U sluaju AOPs na bazi sulfatnih
radikala, pri navedenim uslovima, obe radikalske HO" i SO, vrste koegzistiraju, $to
omogucava bolji uvid u njihove medusobne efekte na ukupan mehanizam oksidacije
alahlora i POM. Strukture nastalih nusprodukata fotodegradacije alahlora primenom
UV/H,0,, UV/S,0¢” i UV/HSO:s procesa su date u tabeli 13, a na slici 50 je
prikazan predloZeni mehanizam razgradnje.

Detektovani 2,6-dietilbenzenamin nastaje raskidanjem veza i odvajanjem N-
metoksimetil i N-hloracetl grupa sa molekula alahlora (1). Bhoi i Mishra (2018) su
takode ukazali da dolazi do nastajanja istog produkta (m/z 149) usled oksidativnog
dehlorisanja, demetilacije i uklanjanja -COCH,OH grupe fotokaliticCkom
degradacijom alahlora u prisustvu HO". Katsumata i sar. (2006) su takode ukazali da
oksidacija alahlora u prisustvu HO® generisanih tokom UV/Fe(ll)-citrat/H,O,
procesa rezultuje eliminacijom alkilne grupe i atoma hlora. Zabelezena dalja
ciklizacija i formiranje 8-etilhinolina (2) i 1,2,3,4-tetrahidro-6-metilhinolina (3)
verovatno je inicirana odvajanjem N-hloracetil grupe sa molekula alahlora, $to
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ukazuje na to da je ciklizacija vaZan intermedijerni put koji se odvija tokom
fotohemijske razgradnje alahlora. Oksidacijom arilne etil grupe nusprodukta 2,6-
dietilbenzenamina formira se 1-(2-amino-3-etilfenil)etanon (4).

Table 13. Nusprodukti fotodegradacije alahlora nakon primene UV/H,O, procesa i

SR-AOPs
Nusprodukt Molekulska Molekulska Predlozena
P masa (g/mol) formula struktura
0
Acetatna Kiselina 60 C,H,0, H3C~/<

Propionska kiselina 74 C3HsO;

OH
HaC o)
\ /<
OH
HO o)
Oksalna kiselina 90 C,H,0, >/_/<
o) OH
H
: N
1,2,3,4-tetrahidro-6-
metilhinolin 147 CaoH1N /@i}
HsC
NH,
2,6-dietilbenzenamin 149 CioHisN HSC/\©/\CH3
AN
N
HsC
O  NH,
HsC CHy

8-etilhinolin 157 CyHiN &

1-(2-amino-3-

etilfenil)-etanon 163 C1oH1sNO

o

Nusprodukti dati sekvencijalno na osnovu molekulske mase

Derivati anilina predstavljaju tipicne degradacione nusprodukte alahlora, koji se
lako degradiraju slobodnim radikalima, $to je i potvrdeno u ranijim istrazivanjima
(Katsumata i sar., 2006; Chang i sar., 2015; Bhoi i Mishra, 2018). Raskidanje
benzenovog prstena (5) rezultovalo je formiranjem karboksilnih kiselina (siréetna,
propionska i oksalna), kao krajnjih nusprodukata razgradnje alahlora.
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Slika 50. Predlozeni put razgradnje alahlora primenom UV/H,0, procesa i
SR-AOPs

Publikovane studije ukazuju na to da put degradacije alahlora razli¢itim AOPs
(npr. ozonizacija i Oz/H,0,, fotoliticka degradacija, kao i aktiviranje PS nula
valentnim gvozdem) obuhvata oksidaciju arilne etil grupe, N-dealkilaciju, ciklizaciju
ili raskidanje veza u benzenovom prstenu (Qiang i sar., 2010; Wang i sar., 2016;
Lou i sar., 2020), §to je potvrdeno i u naSem istrazivanju. Dobijeni rezultati su
publikovani u radu autora Molnar Jazié i sar. (2020).

Literaturni podaci vezani za razgradnju alahlora primenom UV zracenja i
aktiviranja PS ili PMS su i dalje su veoma ograniceni. lako je utvrdeno da su
mehanizmi reakcije HO™ i SO,” donekle razli¢iti, sliéni nusprodukti su detektovani
nakon svih ispitivanih AOPs-zasnovanih na UV zracenju. Teorijski, obe radikalske
vrste koje se mogu formirati tokom SR-AOPs doprinose razgradnji alahlora.
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Potrebno je napomenuti da iako je predlozen glavni put razgradnje alahlora,
verovatno je da nisu svi nastali intermedijeri razgradnje alahlora detektovani, zbog
ogranicenja raspolozive GC-MS tehnike. Shodno tome, moguce je da postoje razlike
u nastalim nusproduktima tokom ispitivanin AOPs, ali ih primenom gasne i jonske
hromatografije, pri primenjenim uslovima, nije bilo moguce detektovati.

Fotorazgradnja POM. Fotorazgradnja POM je prac¢ena u prirodnim matriksima
obogacenim 1,2,3-trihlorbenzenom (poglavlje 4.2.5) ali i alahlorom, usled sezonskih
varijacija u kvalitetu vode i strukturi POM koja je podlozna promenama. Za Set
eksperimenata sprovedenih sa alahlorom, povrsinska voda je uzorkovana u letnjim
mesecima. Takode, koriS¢ena je druga podzemna voda (PV-2 poglavlje 4.1,
tabela 7), koja se po opstim karakteristikama razlikuje od PV-1.

Oksidacija POM i formiranje oksidacionih nusproizvoda ispitivani su u
prirodnim vodenim matriksima (RV i PV-2) bez korekcije pH (pH 7,8-8), kao i u
kiselim (pH 5) i baznim uslovima (pH 9,5). Tokom primenjenih UV/H,0, procesa i
SR-AOPs, oksidativna transformacija POM je pracena na osnovu TOC i ukupnih
aldehida. Promene u sadrzaju i karakteristikama POM pracene su u uslovima u
kojima je postignuto vise od 90% razgradnje alahlora (0,3 mM oksidanta; 2000
mJd/cm?), a rezultati su prikazani na slikama 51 i 52.
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Slika 51. Promena sadrzaja ukupnog organskog ugljenika i formiranje aldehida u
povrsinskoj vodi primenom fotohemijskih procesa

Na osnovu prikazanih rezultata uoavamo da je najefikasnije smanjenje sasrzaja
TOC postignuto primenom UV/H,O, procesa i SR-AOPs u baznoj sredini (pH 9,5).
UV/S,0s” proces se pokazao nesto efikasnijim za smanjenje sadrzaja ukupnih
organskih materija u odnosu na UV/HSOs i UV/H,0, procese, pri ¢emu je
maksimalno smanjenje TOC od oko 40% postignuto u povrsinskoj vodi, odn. oko
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20% u podzemnoj. Dobijeni rezultati ukazuju da POM ne podleZu mineralizaciji pri
ispitivanim procesnim uslovima, a oksidativnu transformaciju prati znacajnijno
povecanje sadrzaja aldehida (do 32 puta) u poredenju sa sirovom vodom. Najveci
stepen formiranja aldehida zabelezen je u vodama tretiranim UV/H,0O, procesom,
dok UV/S,0g> tretman rezultujem formiranjem najnize koncentracije aldehida u oba
vodena matriksa.
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Slika 52. Promena sadrzaja ukupnog organskog ugljenika i formiranje aldehida u
podzemnoj vodi primenom fotohemijskih procesa

Autori Ahn i sar. (2017) su takode ukazali da je pri odredenim reakcionim
uslovima (npr. 1-10 mM PS) UV/S,0¢> proces efikasniji u odnosu na UV/H,0, u
pogledu smanjenja sadrzaja DOC, ukazujuéi da prenos elektrona sa atoma ugljenika
na SO,  rezultuje raskidanjem bocnih lanca POM, vode¢i ka dekarboksilaciji i
ubrzavanju procesa mineralizacije POM. Slicna zapaZanja i visok stepen
mineralizacije POM UV/S,0s tretmanom zabeleZena su i od strane autora Liu i sar.
(2020) i Tian i sar. (2018). Dodatno, Xie i sar. (2015) su ukazali da su aldehidi i
ketoni oksidacioni nusprodukti POM koji nastaju tokom UV/S,0g” tretmana.

Frakcionisanje POM nakon primene UV/H,0,, UV/S,0s> i UV/HSOs
procesa. Rezultati ispitivanja distribucije razli¢itih frakcija POM (HPI-NA, HPIA i
FAF) nakon primene UV/H,0,, UV/S,0¢% i UV/HSOS procesa u odnosu na sirovu
povrsinsku i podzemnu vodu su prikazani na slici 53. Promene u sadrzaju organskog
ugljenika frakcija POM su takode pracene pri uslovima u kojima je postignuto vise
od 90% uklanjanja alahlora.

Na osnovu dobijenih rezultata uo¢avamo da u oba vodena matriksa dolazi do
blagog rasta sadrzaja HPI-NA (za oko 12%) i HPIA frakcija (za oko 8%) u odnosu
na sirovu vodu. Smanjenje sadrzaja FAF za oko 16% u odnosu na sirovu vodu moze
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se pripisati oksidativnoj razgradnji ove hidrofobne frakcije POM tokom UV/H,0,
procesa i SR-AOPs, §to rezultuje porastom hidrofilnog karaktera rezidualnih
organskih materija. Grupa autora Tian i sar. (2018) je ukazala da UV/S,0¢"
primenjen u predtretmanu moze razgraditi POM do razli¢itih hidrofilnih frakcija,
posebno pri ve¢im dozama persulfata (do 0,4 mM). Fotokatalicka degradacija
huminskih kiselina takode vodi formiranju hidrofilnih intermedijera, na §ta su
ukazali autori Liu i sar. (2008).
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Slika 53. Distribucija rastvorenog uglienika u frakcijama POM u (a) povrSinskoj i
(b) podzemnoj vodi nakon primene UV/H,0,, UV/S,05* i UV/HSOs procesa

Dobijeni rezultati ukazuju da pored UV/H,O, procesa i noviji UV/S,0s> i
UV/HSOs™ procesi imaju zrnacajan potencijal za razgradnju herbicida alahlora u
tretmanu prirodnih vodenih matriksa, sto je narocito pogodno za tretman voda sa
povecanim sadrzajem hidrofobnih POM. Predlozeni put razgradnje alahlora
ukljucuje raskidanje veza i odvajanje N-metoksimetil i N-hloracetil grupa,
oksidaciju arilne etil grupe, ciklizaciju i raskidanje veza u benzenovom prstenu do
karboksilnih kiselina (acetatna, propionska i oksalha), kao krajnjih produkata
degradacije. Na osnovu dobijenih rezultata predpostavlja se da su nastali
degradacioni nusprodukti posledica reakcija oksidacije alahlora u prisustvu kako
HO" tako | SO," radikala. Razlike u nusproduktima tokom ispitivanih fotohemijskih
procesa u naSem istrazivanju nisu zapazene, Sto se jednim delom moze pripisati
ogranicenjima raspolozive GC-MS tehnike. UV/S,0¢" proces se pokazao nesto
superiornijum u poredenju sa ostalim tretmanima, §to potvrduje i efikasnost
smanjenja sadrzaja TOC (oko 40% u povrsinskoj, odn. 20% u podzemnoj vodi).
Oksidativna transformacija POM rezultirala je povecanjem sadrzaja ukupnih
aldehida u odnosu na netretiranu sirovu vodu. Primenom UV/H,O, i SR-AOPs
smanjen je sadrzaj organskog ugljenika svih frakcija, pri cemu je jasno uocen trend
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porasta hidrofilnog karaktera POM, kao posledica oksidacije i smanjenja sadrzaja
Sfulvinskih kiselina. Najveli stepen oksidacije hidrofobne frakcije FAF zabelez je
tokom tretmana vode UV/S,0¢> procesom, gde je udeo hidrofilne frakcije u
tretiranoj vodi iznosio 91% za matriks povrsinske, odn. 52% za matriks podzemne
vode.

4.3.6. Ispitivanje toksi¢nosti vodenih matriksa obogaéenih alahlorom
primenom testa sa Vibrio fischeri bakterijama

Toksi¢nost razli¢itih vodenih matriksa obogacenih alahlorom pre i nakon
tretmana unapredenim oksidacionim procesima ispitivana je primenom
toksikoloskog testa na Vibrio fisheri bakterijama. Akutna toksi¢nost je odredivana
pre i nakon izlaganja direktnoj UV fotolizi i UV/H,0,, UV/S,0¢% i UV/HSO:
procesima, pri intermedijernim fazama tretmana gde je primecena delimi¢na
razgradnja, kao i pri procesnim uslovima gde je postignut visok stepen i skoro
potpuna razgradnja alahlora (> 95%). Pocetna toksi¢nost vodenih matriksa (u
odsustvu alahlora), i to: (i) kontrolnom matriksu, (ii) sintetickom vodenom matriksu
oboga¢enim huminskom kiselinom (2-12 mg C/I, DOC) i (iii) povrSinskoj i
podzemnoj vodi se nije znacajnije razlikovala (~10%) od dobijenih vrednosti
prikazanih u poglavlju 4.2.6. U svim ispitivanim vodenim matriksima oboga¢enim
rastvorom alahlora inhibicija luminiscencije V. fischeri bila u rasponu od 5-16%, $to
ukazuje da prisustvo alahlora pri pocetnoj koncentraciji od 100 pg/l takode rezultuje
neznatnim toksi¢nim efektom prema ovom soju. Rezultati procene potencijalne
toksi¢nosti u kontrolnom matriksu oboga¢enim alahlorom nakon primene direktne
UV fotolize i fotohemijskih oksidacionih procesa prikazani su na slici 54.

Toksi¢ni efekat tokom direktne UV fotolize je meren pri dozi UV zrafenja od
400 ml/cm? (intermedijerna faza tretmana u kojoj je zabeleZena delimi¢na
razgradnja alahlora, ~ 50%) i 1400 mJ/cm® (faza tretmana u kojoj je zabelezena
degradacija od >90%, poglavlje 4.3.1.). Inhibicija luminiscencije V. fischeri se
neznatno menjala (oko 14%) u odnosu na toksi¢ni efekat pre izlaganja direktnoj UV
fotolizi, ukazuju¢i da se UV fotolizon ne formiraju toksicni intermedijeri. Grupa
autora Souissi i sar. (2013) ispitivala je toksi¢nost nusprodukata fotorazgradnje tri
hloracetamidna herbicida (acetohlor, alahlor i metolahlor), nastalih nakon izlaganja
suncevom zraCenju i UV tretmanu (> 90% razgradnje, vreme tretmana 90 min.).
Tokom razgradnje alahlora, kao i metolahlora (pocetna koncentracija herbicida je
bila 100 mg/1), u dejonizovanoj vodi UV fotolizom zabeleZen je porast toksicnosti u
odnosu na vodu pre tretmana. Ovo studija ukazuje da pocetna koncentracija
pesticida ima znacajan uticaj na razvoj toksicnosti, kao i da tokom fotohemijskog
tretmana mogu nastati toksicni intermedijeri.

Tokom fotohemijskih oksidacionih procesa inhibicija liminiscencije V. fischeri
je merena u svim fazama tretmana (od 0-50 mJ/cm? 0-100 mJ/cm? i 0-200 mJ/cm?
tokom UV/S,0¢%, UV/HSOs i UV/H,0, procesa, redom) kontrolnog matriksa.
Dobijeni rezultati ukazuju da dolazi do blagog porasta inhibicije luminiscencije V.
fischeri u pojedinim fazama tretmana u odnosu na netretirane uzorke (do
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maksimalno 20% tokom UV/H,0, procesa). Ovo zapazanje se moze pripisati
biodostupnijih degradacionih nusprodukata alahlora, koji se dalje sa porastom doze
UV zracenja razgraduju i rezultuju smanjenjem inhibicije luminscencije V. fischeri
na <7% tokom svih fotohemijskih tretmana.
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Slika 54. Evaluacija toksicnosti na Vibrio fischeri bakterijama u kontrolnom
sintetickom vodenom matriksu obogacenom alahlorom (~100 ug/l) pre i nakon
primene: (a) UV fotolize, (b) UV/H,0,, (c) UV/S,04” i (d) UV/HSOs procesa

Rezultati ispitivanja kvaliteta vodenih matriksa obogacenih alahlorom i
huminskim kiselinama (2-12 mg C/l DOC) sa aspekta toksi¢nosti primenom
bioloskog testa sa V. fischeri bakterijama su prikazani na slici 55. Primena UV
fotolize nije dovela do porasta inhibicije luminiscencije V. fischeri u matriksima
obogac¢enim HA u odnosu na netretirane uzorke. Sli¢no zapaZanje je primeceno i
nakon fotohemijskih AOPs pri pocetnoj koncentraciji oksidanata od 0,03 mM i
razli¢itom sadrzaju HA (do maksimalnih 26% inhibicije u matriksu sa 12 mg C/I
DOC tokom UV/HSOs i UV/H,0, tretmana). Pri navedenim eksperimentalnim
uslovima intermedijeri oksidativne razgradnje alahlora i HA nisu ispoljili znacajniju
toksi¢nost prema soju V. fischeri. Nagli skok inhibicije luminiscencije V. fischeri
zabeleZen je i pri vecoj pocetnoj koncentraciji oksidanata H,O, i PMS od 0,3 mM u
matriksu sa razli¢itim sadrzajem HA. Dobijeni rezultati ukazuju da se uporedo sa
porastom pocetne koncentracije HA inhibicija luminiscencije V. fischeri povecava u
intermedijernoj fazi tretmana u intervalu od 47-55% tokom UV/HSOs’, odn. od 54-
60% tokom UV/H,0, procesa. Povecana toksi¢nost se moze pripisati formiranju
Kao $to je ve¢ navedeno u poglavlju 4.2.6., oksidacijom huminske kiseline nastaju
polarna jedinjenja poput karboksilnilnih kiselina, aldehida, ketona itd. koja takode
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mogu biti odgovorna za povecanu toksi¢nost. Inhibicija luminiscencije V. fischeri se
potom smanjuje uporedo sa razgradnjom alahlora i huminskih kiselina. U zavr$nim
faza UV/H,O, i UV/HSOs tretmana (>95% razgradnje alahlora) inhibicija
luminiscencije V. fischeri je iznosila od 20-35%. U slu¢aju UV/S,0¢” tretmana pri
vi$oj pocetnoj koncentraciji persulfata od 0,3 mM nije uocena znacajnija toksi¢nost
(maksimalno do 22% u intermedijernoj, odn. < 10% u zavrsnoj fazi).
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Slika 55. Evaluacija toksicnosti na Vibrio fischeri bakterijama u sintetickom
vodenom matriksu obogacenim alahlorom (~100 ug/l) i huminskim kiselinama:
(@ 2mgCl/l, (b) 5mg C/li(c) 12 mg Cl/I

Na slici 56 prikazani su rezultati ispitivanja toksi¢nosti povrSinske i podzemne
vode (bez korekcije pH) obogacene rastvorom alahlora pre i nakon AOPs tretmana.
Dobijeni rezultati ukazuju da je neSto veca inhibicija luminiscencije V. fischeri
uofena u podzemnoj u odnosu na povrSinsku vodu. Primenom UV fotolize
zapazamo da je toksi¢ni efekat bio zanemarljiv i nije se znacajnije razlikovao u
odnosu na netretirane uzorke (~10%). U povrsinskoj vodi, pri nizoj pocetnoj
koncentraciji oksidanata H,O, i PMS od 0,03 mM inhibicija luminiscencije V.
fischeri je iznosila svega oko 18% u intermedijernoj fazi tretmana (400 md/cm?), i
povecala se u intervalu od 34%-54% sa porastom koncentracije oksidanata (0,3 mM)
tokom UV/HSOs i UV/H,0, procesa. Primenom UV/S,0¢* procesa pri svim
ispitivanim uslovima inhibicija luminiscencije V. fischeri je iznosila maksimalno do
7%.

U podzemnoj vodi pri nizoj pocetnoj koncentraciji oksidanata (0,03 mM)
inhibicija luminiscencije V. fischeri u intermedijernoj fazi UV/H,0, i UV/HSOs
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tretmana iznosila je oko 25%, odn. oko 10% za UV/S,04” proces. Sa porastom doze
UV zradenja (2000 mJ/cm?) toksi¢nost se smanjila na oko 7% u UV/S,0¢”, odn.
12%-19% za UV/H,0, i UV/HSOs procese. Sli¢no kao i u sluc¢aju povrsinske vode,
primenom vece pocetne koncentracije oksidanata (0,3 mM) zabeleZena je veca
inhibicija luminiscencije od 54% i 34% tokom UV/H,0O, i UV/HSOs tretmana,
redom. Primenom UV/S,0% procesa uolen je blagi porast inhibicije na 24% u
odnosu na netretiranu vodu. Tokom sva tri oksidaciona tretmana inhibicija
luminiscencije V. fischeri se smanjila na < 20% u zavr$noj fazi, kada je postignuto
> 95% razgradnje alahlora u podzemnoj vodi.
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Slika 56. Evaluacija toksicnosti na Vibrio fischeri bakterijama nakon primene
unapredenih oksidacionih procesa: (a) povrsinskoj vodi i (b) podzemnoj vodi
obogacenoj alahlorom

Autori Arslan-Alaton i sar. (2017b) su ukazali da na inhibiciju V. fischeri
znacajno uticu karakteristike uzoraka vode, efikasnost/performanse primenjenog
tretmana, kao i osetljivost test organizma na organske zagadujuce materije. S druge
strane, Wang i sar. (2018) su istakli da je UV/H,O, oksidacija organskih
mikropolutanata pokazala 80% verovatnoce stvaranja toksi¢nih degradacionih
nusprodukata, od kojih je 50% verovatno¢e da ¢e generisani intermedijeri biti
je u prirodnim vodenim matriksima najve¢i deo toksi¢nog efekta posledica
formiranja degradacionih nusprodukata prirodnih organskih materija u vodi.
Prisutne organske materije visoke molekulske mase (> 4,5 kDa), kao npr.
huminske/fulvinske kiseline, u prirodnim vodenim matriksima mogu biti odgovorne
za povecanje akutne toksi¢nosti tokom oksidacionih tretmana. Fang i sar. (2020) su
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takode ukazali da UV/S,0¢” proces generise manje toksiénih intermedijera prema V.
fischeri soju u odnosu na UV/H,0, proces.

Krajnji nusprodukti oksidativne degradacije alahlora i/ili POM i drugih
konstituenata vodenih matriksa nisu ispoljili znacajniju toksicnost prema soju
V. fischeri u odnosu na netretirane uzorke. lzuzetak se javlja samo u slucaju
primene vece pocete koncentraciji oksidanata H,O, i PMS (0,3 mM) tokom
intermedijernih faza UV/H,0, i UV/HSOs™ procesa, pri cemu akutna toksic¢nost raste
verovatno kao posledica generisanja toksicnijih intermedijera, koji mogu poticati ne
samo od alahlora veé i od prirodno prisutnih organskih materija u vodi. Porast
toksicnog efekta, pri gore napomenutim procesima, moze ukazati na razlike u
mehanizmu oksidacije, koje nisu zabelezene tokom razgradnje alahlora, ali su
primecene prilikom ispitivanja oksidacije POM (formiranje aldehida i distribucija
frakcija POM) i potvrdene primenjenim testom toksicnosti sa V. fischeri
bakterijama.

4.4. Uticaj fizicko-hemijskih karakteristika ispitivanih
mikropolutanata na brzinu razgradnje unapredenim oksidacionim
procesima

U tabelama 1 i 2 (poglavlje 2.1.1. i 2.1.2) prikazane su osnovne hemijske
karakteristike ispitivanih organskih zagadujuc¢ih materija. Na osnovu prikazanih
podataka uoCavamo da se ispitivane zagadujuée materije prvenstveno razlikuju
prema hemijskoj strukturi.

1,2,3-TCB u osnovi ima cikli¢ni aromati¢ni prsten (odn. benzenov prsten), na
kojem su tri atoma vodonika benzenovog prstena supstituisana sa elektronegativnim
atomom hlora. Benzenov prsten je stabilan zahvaljujuéi prisutnim delokalizovanim
n-elektronima, dok hlor ima visoku elektronegativnost, kao i visok afinitet prema
elektronima. Kao §to je ve¢ navedeno (poglavlje 4.2.2.1), 1,2,3-TCB ne poseduje ni
elektron-donorske ni elektron-akceptorske osobine. Medutim, u strukturi 1,2,3-TCB
atomi hlora zahvaljuju¢i svojoj elektron-privlacnoj prirodi mogu privladiti
n-elektrone aromati¢nog prstena i na taj nacin formirati elektron akceptore (Kragulj,
2013).

S druge strane, alahlor je aromati¢ni amid, gde je N-(2,6-dietilfenil)acetmid
supstituisan sa metoksimetil grupom na atomu azota, dok je jedan vodonik metil
grupe zamenjen atomom hlora. Alahlor je amid monokarboksilne kiseline i
aromati¢ni amid, odn. derivat je N-fenilacetamida. Za razliku od 1,2,3-TCB, alahlor
ima elektron-akceptorske osobine. Hidrofobnost, izrazena na osnovu log Kgy,
ispitivanih zagadujuéih organskih materija raste redosledom: alahlor (log Ky, =
3,52) <1,2,3-TCB (log Koy = 4,05).

U cilju poredenja efikasnosti ispitivanin UV/H,O, procesa i SR-AOPs
primenjenih za razgradnju strukturno razli¢itih polutanata u vodi, dobijeni rezultati
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su predstavljeni i uporedeni na osnovu vrednosti konstante brzine degradacije, koja
je opisana modelom pseudo-prvog reda.

Na slici 57 prikazane su dobijene konstante brzine degradacije 1,2,3-TCB i
alahlora u ispitivanim sintetickim i prirodnim vodenim matriksima UV-C fotolizom.

2,0 - UV fotoliza
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Slika 57. Poredenje efikasnosti razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora UV fotolizom u
sintetickim i prirodnim vodenim matriksima

Zabelezena je veca brzina razgradnje alahlora direktnom UV-C fotolizom u
poredenju sa 1,2,3-TCB u svim ispitivanim vodenim matriksima, a posebno je
evidentno u slucaju tretmana kontrolnog matriksa i sintetickog matriksa obogacenog
hidrogenkarbonatima. Dobijeni rezultati ukazuju da je 1,2,3-TCB otporniji na
UV-C fotolizu u odnosu na alahlor, §to se moze pripisati njihovim razli¢itim
fotohemijskim parametrima u smislu kvantnog prinosa i molarnog apsorpcionog
koeficijenta (poglavlja 4.2.1. i 4.3.1). Sporija razgradnja, kao i manje razlike u
efikasnosti fotoliticke razgradnje izmedu ispitivanih mikropolutanata zabeleZene su
tokom tretmana prirodnih voda, ukazuju¢i da konstituenti prirodnih matriksa
apsorbuju znaajnu frakciju UV zraenja, umanjujuéi efikasnost razgradnje
polutanata od interesa.

Poredenje efikasnosti oksidativne razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora primenom
UV/H,0, procesa (0,03-0,3 mM H,0,) u sintetickim i prirodnim vodenim
matriksima prikazano je na slici 58.

U kontrolnom matriksu zabelezena je gotovo identicna brzina razgradnje oba
mikropolutanta UV/H,O, procesom (slika 58). Primenom UV/H,O, tretmana uoc¢ena
je 2-3 puta brza razgradnja alahlora u odnosu na 1,2,3-TCB u sintetickim vodenim
matriksima obogac¢enim huminskim kiselinama i hidrogenkarbonatima. U prirodnim
vodenim matriksima zabeleZena je neSto veca brzina razgradnje alahlora UV/H,0,
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procesom kada je primenjena niza koncentracija oksidanta, medutim, sa pove¢anjem
koncentracije vodonik-peroksida brzina razgradnje 1,2,3-TCB se povecala u
znacajnijoj meri u odnosu na alahlor, sa manje izrazenim inhibitornim efektom
vodenom matriksa.
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Slika 58. Poredenje efikasnosti razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora u sintetickim i
prirodnim vodenim matriksima UV/H,O, procesom: (a) 0,03 mM H,0, i
(b) 0,3 mM H,0,

Na slici 59 prikazano je poredenje efikasnosti oksidativne razgradnje 1,2,3-TCB
i alahlora primenom UV/S,0s* procesa (0,03-0,3 mM H,0,) u sintetickim i
prirodnim vodenim matriksima. U kontrolnom sintetickom matriksu, kao i u
matriksima obogac¢enim huminskim kiselinama i hidrogenkarbonatnim jonima
zabeleZena je neSto veca brzina razgradnje alahlora u odnosu na 1,2,3-TCB (do dva
puta). Brza razgradnja alahlora UV/S,05” procesom zabeleZena je i u prirodnim
vodama kada je primenjena niza koncentracija S,0g” (0,03 mM). Sli¢no kao i u
slutaju primene UV/H,0, tretmana, povecanje koncentracije S,05° rezultovalo je
znacajnijim povecanjem brzine razgradnje 1,2,3-trihlorbenzena u odnosu na alahlor
primenom UV/S,05> procesa, pri ¢emu su zabeleZene i veée vrednosti za konstante
brzine razgradnje pseudo-prvog reda za 1,2,3-TCB. Razlike u brzini razgradnje
ispitivanih mikropolutanata manje su izrazene za tretman prirodnih voda u kiseloj
sredini (pH 5) u odnosu na slabo bazne i bazne uslove sredine.

Poredenje efikasnosti razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora u svim ispitivanim
vodenim matriksima primenom UV/HSOs procesa (0,03-0,3 mM HSOs) je
prikazano na slici 60.
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Slika 59. Poredenje efikasnosti razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora u sintetickim i
prirodnim vodenim matriksima UV/S,0¢> procesom: (a) 0,03 mM S,0¢” i
(b) 0,3 MM S,05*
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Slika 60. Poredenje efikasnosti razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora u sintetickim i
prirodnim vodenim matriksima UV/HSOs" procesom: (a) 0,03 mM HSOs’ i
(b) 0,3 MM HSOs’

Takode, dobijeni rezultati ukazuju da je zabeleZena veca brzina razgradnje
alahlora u sintetickim i prirodnim vodenim matriksima i tokom UV/HSOs tretmana
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(0,03 mM HSOs) u odnosu na 1,2,3-TCB. Povecanje koncentracije PMS rezultovalo
je znacajnijim povecanjem brzine razgradnje 1,2,3-TCB u odnosu na alahlor u
prirodnim vodama tokom UV/HSOs tretmana, pri ¢emu su zabeleZene i vece
vrednosti za konstante brzine razgradnje pseudo-prvog reda za 1,2,3-TCB pri svim
ispitivanim pH vrednostima.

Visok molarni apsorpicioni koeficijent alahlora na ispitivanoj talasnoj duZinu
od 253,7 nm i kvantni prinos rezultovali su efikasnijom UV-C fotolitickom
razgradnjom ovog herbicida u odnosu na 1,2,3-TCB. Na osnovu odredenih konstanti
brzine pseudo-prvog reda moze se zakljuciti da se alahlor znatno brze razgraduje u
kontrolnom matriksu, kao i u sintetickim matriksima obogacenim huminskim
kiselinama i hidrogenkarbonatnim jonima primenom UV/H,0, i SR-AOPs tretmana.
Brza razgradnja alahlora u odnosu na 1,2,3-TCB navedenim procesima zabelezena
je i u prirodnim vodama kada je primenjena niza doza oksidanata, vodonik-
peroksida, PS ili PMS, $to upucuje da je molekul alahlora podlozniji napadu HO
i/ili SO, u odnosu na hlorovani benzenov prsten. Povecanje koncentracije
primenjenih oksidanata rezultovalo je znacajnijim povecanjem brzine razgradnje
1,2,3-trihlorbenzena u odnosu na alahlor primenom UV/H,0, i SR-AOPS, pri cemu
su zabelezene i veée Kk vrednosti za 1,2,3-TCB, sa manje izraZenim inhibitornim
efektom vodenog matriksa na razgradnju 1,2,3-TCB pri ovim uslovima. Za oba
ispitivana polutanta brzina razgradnje tokom UV/H,0, i UV/S,0¢* procesa opada
sa porastom pH, dok se primenom UV/HSOs procesa brzina razgradnje i 1,2,3-TCB
i alahlora raste sa porastom pH u opsegu 5-9,5 povecava.

4.5. Procena ekonomske efikasnosti fotohemijskih AOPs za
razgradnju 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora

Ekonomska efikasnost fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa
primenjenih za razgradnju strukturno razli¢itih organskih zagadujuc¢ih materija u
prirodnim vodenim matriksima je ispitivana na osnovu potros$nje elektri¢ne energije
za rad UV lampe i troskova primenjenih oksidanata vodonik-peroksida, PS i/ili
PMS. Potrebno je napomenuti, da je sagledavanje ekonomske isplativosti AOPs
izvrSeno na osnovu eksperimentalnih istrazivanja u laboratorijskim uslovima, $§to
moze dovesti do razlika u pogledu troSkova tretmana primenjenih na pilot i realnim
postrojenjima. Za poredenje ekonomske efikasnosti, uzete su vrednosti troskova
elekticne energije po kilovat-satu (kWh) i troskovi oksidanata, u smislu dostupne
cene primenjenih oksidanata na trzistu.

Potro$nja elektricne energije (EE/O) (eng. electrical energy per order (EE/O,
kwhm™ order™) je definisana kao elektriéna energija izrazena u KWh utrodena za
razgradnju (90%) ispitivanih polutanata, izrazeno na 1 m* vode (Bolton i Stefan,
2002). EE/O se moze izraCunati na osnovu sledeceg izraza (71) (Al Hakim i sar.,
2020; Olatunde i sar., 2020; Wang i sar., 2020):
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EE — _Pt1000 71
/OUV 60-V-10g(c—co) (1)

gde je: P snaga lampe (kW); t vreme UV tretmana, odn. zratenja (min), V
zapremina reaktora (I); C, i C su pocetna i finalna koncentracija polutanata, a 1000
je faktor konverzije I u m®.

Medutim, da bi se pojednostavio gore naveden izraz (71), ¢esto se uzima u obzir
konstanta brzine reakcije pseudo-prvog reda. Promena jedinice t i zamena formule
(69) u izrazu (70), dovodi do pojednostavljenja izraza (72-74) (Al Hakim i sar.,
2020).

C
logFO =0,4343 - kyps -t (72)
EE P-t-1000

= (73)
Oyy  V-0,4343 -k ps -t - 60
EE 384 -P 74
Oyy V- kobs

U pojednostavljenom izrazu (74), P je snaga lampe u kW, V je zapremina
reaktora u |, kqys je konstanta brzine u min™ i EE/Oyy je KWh/m®. Trogkovi elektri¢ne
energije i ukupni troskovi su izraéunati na osnovu slede¢ih izraza (75-76):

El. energija (€/m® = EE/Oyy (kWh/m®) - cena el. energije (€/kWh) (75)
Ukupni troskovi (€/m°) = cena el.energije + cena oksidanta (76)

Generalno, potrosnja elektriCne energije za tretman zavisi od kvaliteta vode i
osobina organskih zagadujuc¢ih materija. Troskovi potrosnje elektricne energije za
fotohemijske oksidacione procesa su nizi nego tokom same UV fotolize, zbog
generisanja visoko reaktivnih slobodnih radikala koji povecavaju brzinu razgradnje.
Ukupni tro$kovi su izraunati na osnovu procesnih parametara (u smislu pocetne
koncentracije oksidanata i doze UV zracCenja odn. reakcionog vremena) pri kojima je
postignuto uklanjanje 1,2,3-TCB i alahlora >90% iz vode. U tabeli 14, sumirani su
dobijeni rezultati poredenja ekonomske efikasnosti fotohemijskih oksidacionih
procesa na razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora u ultradistoj dejonizovanoj vodi bez
dodatka interferiraju¢ih agenasa.

Potro$nja elektri¢ne energije, izrazena kao kWh po m® vode, tokom direktne UV
fotolize je bila oko 3 puta veca u sluaju razgradnje 1,2,3-TCB (7,77 kWh/m?) gde
je postignuto delimi¢no uklanjanje (oko 54%) u odnosu na fotohemijski tretman
alahlora (oko 92%; 2,33 kWh/m?®). Nizi troskovi elektri¢ne energije procenjeni za
razgradnju alahlora (0,12 €/m°) u odnosu na razgradnju 1,2,3-TCB (0,41 €/m°)
mogu se pripisati Cinjenici da se alahlor znatno brze razgraduje direktnom UV
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fotolizom u kontrolnom sintetickom matriksu, zahvaljuju¢i visokom molarnom
apsorpcionom koeficijentu i kvantnom prinosu na 253,4 nm (poglavlje 4.3.1.1).

Na osnovu prikazanih rezultata u tabeli 13, mozemo zapaziti da su potrosnja i
troskovi elektricne energije nizi tokom primene SR-AOPs u odnosu na
konvencionalniji UV/H,O, tretman.

Ovo zapazanje potvrduju i eksperimenalni rezultati, koji jasno ukazuju da je
brzina razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora u kontrolnom matriksu pratila slede¢i trend:
UV/S,0¢% > UV/HSO:s > UV/H,0,. Medutim, bazirajuci se na ukupne troSkove, koji
ukljucuju i cenu primenjenih oksidanata, uocava se prednost UV/H,0O, tretmana.
Razlog@tome je niza cena vodonik-peroksida na trzi$tu u odnosu Kalijum-persulfat i
Oxone™.

Tabela 14. Ekonomsko poredenje UV/H,0,, UV/S,0¢% i UV/HSOs procesa
primenjenjih za razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora u kontrolnom sinteti¢kom vodenom
matriksu ([H202]o = [PS]o = [PMS], = 0,03 mM; pH 7,2+0,20)

HR-AOP i SR-AOPs UV/H,0, UV/S,05" UV/HSOs

Razgradnja 1,2,3-TCB

EE/Ouy (kWh/m®) 0,28 0,07 0,13
Troskovi elektricne energije*
1 4 7
€/md) 0,0 0,00 0,00
Ukupni troskovi® (€/m°) 0,02 0,77 1,12
Razgradnja alahlora

EE/Oyy (KWh/m®) 0,26 0,06 0,13
Troskovi elektricne energije*

0,01 0,003 0,007
(€/m’)
Ukupni troskovi® (€/m°) 0,02 0,77 1,12

'Cena elektri¢ne energije: 0,053 € kWh' (preratunato prema ceni u  Srbiji)
(http://lwww.servisinfo.com/cena-struje)

2U ukupne troskove uratunata i cena oksidanata data od strane Sigma Aldrich (0,081 €/g za PS, 0,11
€/g za PMS) (https://lwww.sigmaaldrich.com/RS/en/substance/potassiumpersulfate270327727211,
https://www.sigmaaldrich.com/RS/en/substance/oxonemonopersulfatecompound3073870693628) i
nacionalne kompanije (0,0011 €/g za 30% H,0,) (https://nrk.rs/).

U tabelama 15 i 16, sumirani su rezultati ekonomskog poredenja razli¢itih
procesa primenjenih za razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora u povr§inskoj i podzemnoj
vodi (bez korekcije pH) primenom fotohemijskih unapredenih oksidacionih procesa.

Na osnovu prikazanih rezultata u tabeli 14, uo¢avamo da je sa tehno-
ekonomskog aspekta, u pogledu potro$nje elektri¢ne energije UV/H,0, proces bio
efikasniji za razgradnju 1,2,3-TCB (>90%) pri pocetnoj koncentraciji oksidanta od
0,3 mM, u odnosu na SR-AOPs pri istim eksperimentalnim uslovima. Medutim,
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ukoliko se osvrnemo na vecu toksi¢nost nastalih intermedijera tokom UV/H,0,
oksidacije (poglavlje 4.2.6) u poredenju sa SR-AOPs mozemo zakljuéiti, na osnovu
ekonomske procene troSkova i procene toksi¢nosti, da UV/Szogz' moze biti
adekvatna alternativa konvencionalnom UV/H,0, tretmanu za razgradnju 1,2,3-TCB
u povrsinskoj i podzemnoj vodi. Potrebno je napomenuti da se problem formiranja
polarnijih intermedijera tokom oksidacionih tretmana u procesu prerade vode
najcesce reSava primenom filtracije na granulovanom aktivnom uglju, Sto rezultuje
pretpostavci da se na taj nafin moze eliminisati problem intermedijera koji
prouzrokuju vecu toksi¢nost nakon AOPs, odn. UV/H,0..

Pocetna koncentracija oksidanta i njihova cena na trzistu moze znacajno uticati
na ukupne troskove, medutim, potrebno je uzeti u obzir amortizaciju opreme

reakcionim vremenom fotohemijskih tretmana.

Tabela 15. Ekonomsko poredenje UV/H,0,, UV/S,0¢ | UV/HSO: procesa
primenjenih za razgradnju 1,2,3-TCB u povrsinskoj i podzemnoj vodi
([H202]o = [PS]o = [PMS], = 0,3 mM; pH 7,8-8)

Razgradnja 1,2,3-TCB

Povrsinska voda

Procesi EE/OUV3 T r0§k0\{i' elektrigne Ukupni trgfkovi

(kWh/m?) energije (€/m°) (€/m?)

UV/H,0, (0,3 mM) 3,35 0,194 0,208

UV/S,04% (0,3 mM) 4,20 0,244 7,94

UV/HSOs (0,3 mM) 3,90 0,226 11,9

Podzemna voda

UV/H,0, (0,3 mM) 3,60 0,209 0,220

UV/S,0¢” (0,3 mM) 4,12 0,239 7,94

UV/HSOs (0,3 mM) 3,86 0,224 11,8

S druge strane, stepen razgradnje alahlora vise od 90% u povrSinskoj vodi se
postiZe pri nizoj i vidoj podetnoj koncentraciji oksidanata H,0,, S,0s” i HSOs od
0,03mM i 0,3 mM, §to je bila osnova za izracunavanje ekonomske procene
fotohemijskih oksidacionih procesa. U podzemnoj vodi ista efikasnost razgradnje
alahlora primecéena je samo pri vi$oj poéetnoj koncentraciji oksidanata od 0,3 mM.
Dobijeni rezultati ukazuju da je potroSnja elektri¢ne energije tokom razgradnje
alahlora u prirodnim matriksima pratila slede¢i trend: UV/H,O, > UV/HSOs™ >
UV/S,0¢%. Generalno, UV/H,0, proces i SR-AOPs bili su efikasni u uklanjanju
alahlora, medutim, primena UV/S,08" ne generiSe toksiCne intermedijere i trosi
najmanje elektricne energije, ali su ukupni troskovi nesto veci zbog visoke cene
oksidanta na trzistu.

121



Tajana M. Simeti¢ Doktorska disertacija

Tabela 16. Ekonomsko poredenje UV/H,0,, UV/S,0¢” | UV/HSO: procesa
primenjenih za razgradnju alahlora u povrsinskoj i podzemnoj vodi
([H202]o = [PS]o = [PMS], = 0,3 mM; pH 7,8-8)

Razgradnja alahlora

Povrsinska voda

Procesi EE/OUV3 T r0§k0\'/{' elektrigne Ukupni tr(3)§kovi
(kWh/m?) energije (€/m°) (€/m°)
UV/H,0, (0,03 mM) 3,69 0,190 0,20
UV/H,0, (0,3 mM) 2,57 0,140 0,19
UV/S,08> (0,03 mM) 3,32 0,180 0,94
UV/S,06% (0,3 mM) 1,85 0,098 7,80
UV/HSOs (0,03 mM) 3,19 0,168 1,29
UV/HSOs (0,3 mM) 1,76 0,093 11,80
Podzemna voda
UV/H,0, (0,3 mM) 3,85 0,200 0,26
UV/S,0¢% (0,3 mM) 3,72 0,196 7,90
UV/HSOs (0,3 mM) 3,17 0,167 11,80

Potrosnja elektricne energije (EE/O, kWh/m?) tokom UV/H,0, i SR-AOPs zavisi
prvenstveno od osobina ciljnog polutanta, vodenog matriksa, kao i procesnih
parametra u pogledu pocetne koncentracije primenjenjih oksidanata i doze UV
zracenja, odn. reakcionog vremena. UopSteno, povecanje pocetne koncentracije
oksidanata H,O,, PS i PMS na 0,3 mM dovelo je do manje potrosnje elektricne
energije i ukupnih troSkova tokom razgradnje strukturno razlicitih organskih
zagadujucih materija u ispitivanim vodenim matriksima. Razlog tome se ogleda u
Cinjenici da primena veée pocetne koncentracije oksidanata omogucéava krace
reakciono vreme za postizanje vise od 90% razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora. Pored
toga, vazno je napomenuti da ukupni troskovi, koji ukljucuju potrosnju elektricne
energije i cenu primenjenih oksidanata, ukazuju da vecu prednost sa tehno-
ekonomskog apsekta ima konvencionalni UV/H,O, tretman u odnosu na SR-AOPs,
zbog nize cene vodonik-peroksida na trzistu. Medutim, uzimajuéi u obzir i
ekotoksikoloski aspekat i potrosnju elektricne energije po 1 m® vode (to takode
utice i na produzenje veka trajanja opreme, odn. lampi za fotohemijski tretman)
prednost se moze dati UVIS,0¢” procesu, kao adekvatnoj alternativi nesto
konvencionalnijem UV/H,O, tretmanu.
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5. ZAKLJUCAK

U okviru ove doktorske disertacije ispitivana je oksidativna degradacija
strukturno razli¢itih organskih polutanata 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora u vodi
primenom direktne UV fotolize, kao i kombinacije UV zracenja i vodonik-peroksida
(UV/H,0,), persulfata (UV/S,0¢”) i peroksimonosulfata (UV/HSOs). Izu¢avan je
uticaj reakcionih uslova unapredenih oksidativnih procesa (pH, koncentracija
oksidacionih agenasa, doza UV zracenja), uticaj vodenog matriksa (sa posebnim
naglaskom na POM i neorganske jone), a izvrSena je i procena potencijalne
toksicnosti intermedijera/nusprodukata oksidacije organskih materija u razli¢itim
fazama AOPs tretmana primenom eckotoksikoloskog testa sa bakterijama Vibrio
fischeri.

Ispitivanjem efekata AOPs na stepen i Kinetiku degradacije 1,2,3- trihlorbenzena
i alahlora u kontrolnom matriksu zakljuéeno je sledece:

e Primenom direktne UV-C fotolize postignuta je efikasnija degradacija
alahlora (od 92%; k = 2,12 x 10 ¢cm? mJ™) u odnosu na 1,2,3-TCB (od
54%; k = 0,57 x 10”° cm? mJ™%).

e Stepen degradacije i sledstveno brzina razgradnje 1,2,3-TCB primenom
AOPs (0,03 mM H,0,, PS ili PMS) opada slede¢im nizom: UV/S,0¢” (43-
99%) > UV/HSOs (33-99%) > UV/H,0, (25-99%). Maksimalan stepen
degradacije 1,2,3-TCB je postignut primenom doze UV zracenja od 70, 140
i 300 md/cm? za UV/S,04”, UV/HSOs i UV/H,0,, redom.

o Efikasnost i brzina razgradnje alahlora primenom fotohemijskih AOPs
pratili su isti trend: UV/S,0¢” (34-95%) > UV/HSOs (30-97%) > UV/H,0,
(25-97%), ali je maksimalan stepen degradacije postignut primenom nesto
nizih doza UV zragenja od 50, 100 i 200 mJ/cm® za UV/S,04”, UV/HSOs i
UV/H,0, tretmane, redom.

¢ Primenom fotohemijskih AOPs, konstante brzine degradacije pseudo-prvog
reda, k, bile su u opsegu od 16,4 x 10° do 62,8 x 10° cm? mJ* za 1,2,3-
TCB, odnosno od 17 x 10 - 67,4 x 10 cm? mJ™ za alahlor.

e ZnaCajno efikasnija razgradnja ispitivanih polutanata je postignuta
primenom fotohemijskih AOPs u odnosu na UV-C fotolizu, §to je rezultat
oksidativnog napada visoko reaktivnih slobodnih radikala, HO" i SO,",
formiranih tokom UV/H,0, i SR-AOPs, na molekul 1,2,3-TCB i alahlora.

Ispitivanjem uticaja karakteristika sintetickih vodenih matriksa obogacenih
huminskim kiselinama i hidrogenkarbonatima, izvedeni su slede¢i zakljucci:

e Utvrden je generalno negativan uticaj huminskih kiselina i
hidrogenkarbonata na efikasnost i kinetiku oksidativne degradacije 1,2,3-
TCB i alahlora primenom UV-C fotolize i fotohemijskih AOPs u odnosu na
kontrolni matriks.

o Inhibitorni efekat huminskih kiselina i hidrogenkarbonata na efikasnost
razgradnje 1,2,3-TCB UV fotolizom zabeleZen je pri ve¢im koncentracijama
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ovih materija (12 mg C/I DOC HA, odn. 500 mg/l HCOg3) u odnosu na
kontrolni matriks, dok je negativan uticaj na razgradnju alahlora uocen pri
svim ispitivanim koncentracijama HA (2-12 mg C/I DOC) i HCO;s
(100-500 mgl/l).

Najefikasnija razgradnja 1,2,3-TCB i alahlora postignuta je primenom
UV/S,0” procesa, a brzina razgradnje ovih polutanata opada slede¢im
redosledom u odnosu na proces: UV/S,0s% > UV/HSOs > UV/H,0..
Gotovo potpuna razgradnja 1,2,3-TCB (do 99%) postignuta je primenom
vece pocetne koncentracije oksidanata H,O,, PS ili PMS (0,3 mM) tokom
ispitivanih AOPs, sa izuzetkom matriksa sa najve¢om koncentracijom HA
od 12 mg C/I DOC (maksimalno do 75%).

Visok stepen razgradnje alahlora (> 90%) zabelezen je i u slu¢aju primene
nize pocetne koncentracije H,O,, PS i PMS (0,03 mM) i doze UV zraenja
od 1400 mJ/cm? tokom ispitivanih AOPs, takode, sa izuzetkom matriksa sa
najvecom koncentracijom HA (maksimalno do 85% razgradnje).

Na razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora primenom AOPs znacajniji inhibitorni
efekat imaju HA u poredenju sa hidrogenkarbonatima, a brzina razgradnje
ovih polutanata opada uporedo sa porastom koncentracije ovih materija.
Uocena je dobra korelacija izmedu pocetne koncentracije HA i vrednosti za
konstante brzine degradacije pseudo-prvog reda, kao i koncentracije HCO;' i
k vrednosti (R?= 0,92-0,99).

Uticaj HA i hidrogenkarbonata na kinetiku razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora
je manje izraZen tokom SR-AOPSs, prvenstveno UV/S,0s” procesa, u
odnosu na UV/H,0, proces, §to upucuje na vecu selektivnost SO,~ u odnosu
na HO' radikale prema organskom supstratu.

Na osnovu rezultata sprovedenih ispitivanja u prirodnim vodama izvedeni su
slede¢i zakljucci:

U opsegu pH 5-7 najefikasnija oksidativna razgradnja 1,2,3-TCB u
prirodnim vodama postignuta je primenom UV/H,O, procesa, odn.
UV/S,0¢” procesa u sludaju alahlora, dok je u baznoj sredini najefikasnija
razgradnja oba polutanta postignuta primenom UV/HSOs™ procesa.

Efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB i rezultujuée konstante brzine pseudo-
prvog reda fotodegradacije opadaju slede¢im nizom: UV/H,0, > UV/HSOs
> UV/S,04”, na pH 5-7, odnosno: UV/HSOs > UV/H,0, > UV/S,05" u
baznoj sredini (pH 9,5). Efikasnost i brzina razgradnje alahlora primenjenim
AOPs opadaju slede¢im nizom: UV/S,0¢ > UV/H,0, > UV/HSOs na pH 5,
odnosno: UV/HSOs > UV/S,04* > UV/H,0, na pH 8-9,5.

Visok stepen razgradnje 1,2,3-TCB (> 90%) u prirodnim vodama postignut
je pri optimalnim reakcionim wuslovima svih ispitivanih AOPs
(0,3mM oksidanta; 600-1000 mJ/cm?) i optimalnoj pH (pH 5-7 za
UV/H,0, i UV/S,0¢%, odnosno pH 9,5 za UV/HSOs proces). Za postizanje
istih efekata razgradnje alahlora u prirodnim vodama bilo je potrebno
primeniti nesto vece doze UV zragenja (1000-1400 ml/cm?) u kombinaciji
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sa 0,3mM H,0, PS ili PMS, pri optimalnim pH procesa (pH 5 za
UV/S,0¢% i UV/H,0,, odnosno pH 8-9,5 za UV/HSOs proces).

e U tretmanu podzemne vode, koju karakteriSe veci sadrzaj POM 1 alkalitet,
zapazen je znacajniji inhibitorni efekat vodenog matriksa na razgradnju
1,2,3-TCB i alahlora primenom AOPs u poredenju sa povr§inskom vodom.

Evaluiranjem rezultata primenom PCA analize, na osnovu vrednosti za faktor
opterecenja, utvrdeno je da na razgradnju 1,2,3-TCB pocetna koncentracija
primenjenih oksidanata ima nesSto znacajniji uticaj u odnosu na dozu UV zraenja i
pH. Uticaj procesnih parametara na razgradnju alahlora je izraZeniji u tretmanu
podzemne u odnosu na povrSinsku vodu, gde je utvrdeno da pH vrednost ima
najve¢i uticaj na efikasnost razgradnje. Na osnovu eksperimentalnih podataka
predlozeni su prediktivni modeli za razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora u prirodnim
vodama, uzimajuéi u obzir promenljive (TOC, ukupan alkalitet, koncentracija
oksidanata, pH, doza UV zraCenja) u ispitivanom opsegu procesnih i parametara
kvaliteta voda.

Izu¢avanjem mehanizma degradacije 1,2,3-TCB i alahlora, kao i POM u
ispitivanim vodama, utvrdeno je sledece:

e Oksidativna razgradnja 1,2,3-TCB odvija se preko intermedijera 2,3,4-
trihlorfenola, koji se dalje tokom tretmana razgraduje do karboksilnih
kiselina (C,-Cy): siréetne, oksalne, maleinske i fumarne kiseline, kao
krajnjih oksidacionih nusprodukata.

e Predlozeni put razgradnje alahlora obuhvata raskidanje veza i odvajanje
N-metoksimetil i N-hloracetil grupa, oksidaciju arilne etil grupe, ciklizaciju i
raskidanje veza u benzenovom prstenu do karboksilnih kiselina (siréetna,
propionska i oksalna kiselina) kao krajnjih oksidacionih nusprodukata.
Detektovani intermedijeri navedenih reakcija su: 2,6-dietilbenzenamin, 8-
etilhinolin, 1,2,3,4-tetrahidro-6-metilhinolin i 1-(2-amino-3-etilfenil)etanon.

e Fotorazgradnjom POM smanjen je sadrzaj ukupnog organskog ugljenika za
maksimalno 40% u povrSinskoj, odnosno 20% u podzemnoj vodi (pH 9,5).
Parcijalna oksidacija POM, prvenstveno frakcije fulvinskih kiselina, prac¢ena
je povecanjem hidrofilnog karaktera rezidualnih POM (za ~10%), kao i
povecanjem sadrzaja ukupnih aldehida i do 30 puta u odnosu na sirovu
vodu. U zavisnosti od vodenog matriksa, najve¢i stepen oksidativne
razgradnje POM postignut je primenom UV/H,0, i UV/S,04” procesa.

Evaluiranjem kvaliteta vode sa aspekta toksi¢nosti primenom testa sa
bakterijama Vibrio fischeri utvrdeno je da krajnji produkti oksidativne degradacije
1,2,3-TCB i alahlora ne ispoljavaju znacajniju toksi¢nost. Izuzetak se javlja samo u
pojedinim intermedijernim fazama UV/H,O, i UV/HSOs tretmana (400-
600 mJ/cm? 0,3 mM H,0, i PMS), gde je primeéen nagli skok toksi¢nosti (do
maksimalnih 70%), koja sa produZenjem vremena tretmana opada. Dobijeni rezultati
su verovatno posledica oksidativne razgradnje POM u vodi, a mogu¢ je i doprinos
polarnijih intermedijera, koji nisu identifikovani tokom istraZivanja, porastu
toksiénosti u intermedijernim fazama UV/H,0; i/ili UV/HSOs procesa.

125



Tajana M. Simeti¢ Doktorska disertacija

Visoka efikasnost svih ispitivanih AOPs u poredenju sa UV fotolizom rezultat je
oksidativnog napada visoko reaktivnih slobodnih radikala, HO™ i SO,", formiranih
tokom UV/H,0, i SR-AOPs, na molekul 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora. Veca
selektivnost sulfatnih radikala u poredenju sa hidroksil radikalima imala je pozitivan
uticaj na razgradnju alahlora u prirodnim vodama, gde je najveca efikasnost i brzina
razgradnje pri optimalnim uslovima postignuta primenom SR-AOPs. S druge strane,
UV/H,0; proces pri optimalnim uslovima je bio najefikasniji za degradaciju 1,2,3-
trihlorbenzena u vodi. Prirodne organske materije, ukljucujucéi i izuzetno hidrofobne
HA U znacajnoj meri inhibiraju efikasnost AOPs, pri ¢emu su negativni efekti ovih
materija na razgradnju 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora najmanje izraZzeni tokom
UV/S,05” procesa. Generalno, u ispitivanom opsegu pH 5-9,5 brzina razgradnje
polutanata primenom UV/H,0, i UV/S,0¢* procesa opada sa porastom pH, dok se
primenom UV/HSOs procesa brzina razgradnje povecéava sa porastom pH. Razlike u
stepenu oksidacije POM i formiranju aldehida, kao i razlike u toksi¢nosti, ukazuju
na razlike u distribuciji reaktivnih radikala i poslediéno mehanizmu oksidacije
organskih materija koji se odvija tokom UV/H,0, UV/S,0¢* i UV/HSOs procesa.
Evaluiranje dobijenih rezultata sa tehno-ekonomskog apsekta ve¢u prednost ima
konvencionalni UV/H,0, tretman u odnosu na SR-AOPs. Medutim, ukoliko se
uzme u obzir kvalitet obradene vode sa ekotoksikoloSkog aspekta i potroSnja
elektriéne energije po m® vode, UV/S,05> proces moze biti adekvatna alternativa
oksidacionog tretmana nesto konvencionalnijem UV/H,O, procesu.

Rezultati dobijeni tokom istrazivanja ukazuju na mogucnost primene
savremenih tehnologija (UV/H,0,, UV/S,05* i UV/HSOs procesi) u tretmanu vode
za uklanjanje strukturno razli¢itih organskih zagadujuc¢ih materija, koji se nalaze na
listi prioritetnih supstanci Okvirne Direktive 0 vodama EU. Zabelezeni su benefiti
nove grupe procesa, SR-AOPs, u tretmanu voda bogatih prirodnim organskim
materijama razli¢itih karakteristika. Rezultati istraZivanja sa predlozenim putevima
razgradnje ispitivanih polutanata i detaljnim uvidom u efekte procesnih parametara i
karakteristike vodenih matriksa, mogu se primeniti za unapredenje i primenu
ispitivanih AOPs u tehnoloskoj liniji obrade vode za pice, ali i za tretman otpadnih
voda.
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Osaj Obpazay yunu cacmasHu 0eo OOKmMOpcKe oucepmayuje,
O0OHOCHO O0OKMOPCKO2 YMEMHUYKO02 NpOjeKma Koju ce Opauu Ha
Yuusepszumemy y Hosom Caody. Ilonywen Obpaszay ykopuuumu
usa mekcma OOKMoOpcKe oucepmayuje, OOHOCHO OOKMOPCKO2
YMEMHU4KOo2 npojeKkma.

[Inan TpCTMaHa II0AaTaKa

Ha3uB npojexta/mcrpaxnBama

Herpaganmja onmabpanux opraHckux 3aralyjyhux MaTtepwja y BOIU NPHUMEHOM
yHamnpel)eHuX OKCHIalMOHUX Iporeca

Ha3uB HHCTUTYIHje/MHCTUTYIHja y OKBHPY KOjHX ce CIIPOBOIH HCTPAKNBAIHE

a) Yausepsuretr y HoBom Cany, [lpuponno-marematndxu Qakynrer

Ha3uB nporpama y oKBHpPY KOT Ce peajin3yje HCTPaKHBaH€

JlokTopcke akageMcKe CTyAMje 3allTHTe J>KMBOTHE cpexuHe Ha IlpupoaHo-
MaTeMaTHuKoM (akynrery, Y HuBep3urera y Hosom Cany.

UctpaxuBama oOyxBahieHa OBOM JOKTOPCKOM mucepraiujoM, y mepuony mo 2020.
rOJIMHE, JIe0 CY MPOjEeKTa M0 HA3UBOM ,,Y Hanpeheme peMeaujaliioHuX TeXHOJI0THja U
pa3Boj MeToxaa 3a mpolieHy pusunka 3aralenux yiokanurera“ (11143005) dhunaHcupaHor
o[l cTpaHe MuHHCTapCTBa HAayKe, IPOCBETE U TEXHOJIOUIKOT pa3Boja Pemybnnke Cpouje
U mpojekrta ,McnuTuBame MexaHW3Ma TpaHcnoprta 3araljyjyhimx marepwja u pasBoj
Mmeroaa in-Situ m ex-situ pemenujanuje y 30HU ObOaicKe QuiTpandje, Kao MOAIora
nmmeMentaimju Ctpateruje BonocHaOneBama M 3amrute Boja All Bojsomune™
¢unancupan oy crpane IlokpajuHCKOr cekperapujaTa 3a BHCOKO 00pa3oBame U
HAyYHOUCTPa)KUBAUKY JETaTHOCT.

On 2020. roguHe UCTpaXWBaWkE j€ HACTaBJLEHO Y OKBHpY mporpama Opoj 451-03-
9/2021-14/200125 MuHucTapcTBa HayKe, MPOCBETE W TEXHOJOMIKOI pa3Boja
Peny0suke CpOuje.

1. Onuc mogaraka
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1.1 Bpcra ctyauje
Vkpamko onucamu mun cmyouje y okeupy Koje ce nooayu npukynbajy

JIOKTOpPCKa AUCeEpTanmja

1.2 Bpcre nogaraka

KBAaHTUTATHUBHU
KBAJIUTAaTUBHU

1.3. Hauns npukymbama nojaraka

a) aHKeTe, YITUTHHIIN, TECTOBU

B) TCHOTUIIOBU: HABECTU BPCTY

1") AAMHUHHUCTPATUBHU NOAAN: HABECTU BPCTY

) y30pLIM TKHBA: HABECTH BPCTY

) caumny, pororpaduje: HaBECTH BPCTY

0) KITMHUYKE MTPOIICHE, MEIUIIMHCKHU 3aITUCH, SICKTPOHCKH 3IPABCTBCHH 3aIUCH

@ TCEKCT, HABECTHU BPCTY Operiaca HAYYHEC JTUTEPATYPEC

) Mara, HaBeCTH BPCTY

@OCT&HOI OIIKMCaTH _Ha6ODaTODI/Ii CKH CKCIICPUMCHTHU M aHAJIUMTHYKA MCPCHA

1.3 ¢)opMaT nogaraka, yr[OTpe6J'b€He CKaJIC, KOJIMYMHA ITogaTaka

1.3.1 YnorpebsbeHu copTBep U popMar JaToTeKe:

Excel ¢ajm, maroreka .XxIsX, .CSV

b) SPSS ajn, natoreka
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@PDF ¢bajn, natorexka .pdf

d) TexcT ajn, maToreka

@JPG ¢ajn, natoreka _.jpg, .tiff

@OCTaﬂo, naTtoreka .opj

1.3.2. bpoj 3amuca (koa KBaHTUTATUBHUX 1TO/IaTaKa)

a) Opoj Bapujabmm 22

0) Opoj Mepema (McnuTaHuKa, MpoieHa, chuMaka u ¢i1.) 1500-2500

1.3.3. [loHoBJbEHA MEPEHA

oF

0) He

Vkoauko je OATOBOP Ja, OATOBOPUTH Ha cnez[eha nuTama:

a) BPEMEHCKH pa3Mak n3Mel)y OHOBJBEHHUX Mepa je IehUHICAaH IPUMEHEHOM
METOIOM

0) BapujalJie KOje Ce BHIIE IyTa MEePe OJHOCE CE Ha KOHIIEHTPAIIU]e OPraHCKUX

3aral)y]yhux marepuja v BOIU IIpEe ¥ HAKOH MPUMEEEHUX TpeTMaHa, GU3NIKO-

XeMI/IiCKI/I mapaMeTpHu KBAJIUTETA BOAC, IMTPOICCHU ITapaMETPH

B) HOBE Bep3uje (ajioBa Koju caJIpie IOHOBJEHA MEPEHa CYy UIMEHOBAHE Kao
MHKOpHopupane y nocrojehe dajiaose

Hamowmene:

Jla au hopmamu u cogpmeep omoeyhasajy oemerve u 0y20pouHy 6aAUOHOCH
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nooamaxa?
(@) Aa
6) He

Axo je 002080p He, 0Opaznodicumu

2. [Ipukynbame nogaraka

2.1 Metonosnoruja 3a MpUKyIUbamke/TeHEpUCabE MOAaTaKa

2.1.1. Y okBUpY KOT HCTPaKUBAYKOT HALPTa CY MOAALM IPUKYIJbEHHU?

eKCHepI/IMeHT, HABECTH TUII JJA0OPATOPH]CKU EKCIIEPUMEHTH UCIIUTHBAKA YTUIA]a
yHanpeheHnX OKCHUJIAIMOHUX MIPOIeca Ha pa3rpaJmny oprauckux saraljyjyhux marepuja
Y PA3JIMYUTUM BOJACHUM MATPUKCHUMA

KOpeJ'IaI_II/IOHO HCTPaXUBamke, HABECTH THUI MOJIEJIOBAHEe KHHETUKE Pa3TrPalibe
opranckux 3aralyjyhux mMarepuja; KopelalroHa aHaim3a u3Mely pasanauTux
BapHja0JIM ¥ eBajyallija pe3yiTaTa; aHaln3a INIABHUX KOMIIOHEHTH; Pa3Boj
MPEIUKTUBHOT MOJIENIA PA3rPaIihe

@aHam/Ba TEKCTa, HABECTH THII IPUKYILJbAIbE JIUTEPATYPHHUX I101aTaKa

1) OCTaj0, HAaBECTH IITa

2.1.2 Hasecmu 8pcme mepHUx uHCmpymeHama uiy cmanoapoe nooamaxa
cneyupuunux 3a 00peheny Hayury OUCYuniuly (ako nocmoje).

racHa xpomarorpaduja ca Macenom cuekrpomerpujom (GC-MC), racua
xpomarorpaduja ca 1ETEKTOpoM ca 3axBaToM enekrpona (GC-UECD), joncka
xpomarorpaduja (IC), TOILT anamuzatop, UV/VIS cniekrpodoromerap, LUMIStoX,
Hudpanpsena cuexkrpockonwuja ca PypujeBom tparchopmanmjom (FTIR), pH-meTap,
KOHJIYKTOMETap.
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2.2 KBanurer moparaka u CTaHIapau
2.2.1. Tperman HepocTajyhux mogaraka

a) [la mu marpuna caapxu HegocTtajyhe mogatke? I[a

Axo je OATOBOP Ja, OATOBOPUTH Ha cne):[eha nuTama:

a) Komnmxkwu je 6poj Hemoctajyhux momaraka?

0) Ja mu ce KOPUCHUKY MaTpHIIE MIPeropydyje 3aMeHa HeaocTajyhux nogaraka?
Ja He

B) AKO je 0aroBOp J1a, HABECTH CYrecTHje 3a TPETMaH 3aMeHe HelocTajyhux
HojaTaKa

2.2.2. Ha Koju Ha4Y¥H je KOHTPOJIMCaH KBaIUTeT nmojaataka? Onucatu

KBanurer nomaraka ie KOHTPOJIMCAaH U €BAJTYHMPAH HAa OCHOBY CTATUCTUYKC aHAJINU3C U

IpolleHe T0OUjeHUX pe3yaTara, 0a0anrBameM EKCTPEMHUX PE3YATATA MEPEHA U
nopehembeM EKCIIEPUMEHTAIHO JIOOW]EHUX PE3yATAaTa U TEOPH]CKUX HOJATaKA.

2.2.3. Ha koju Ha4¥H je u3BpIIeHA KOHTPOJIA YHOCA [T0jIaTaka y MaTpuIry?

KOHTDOJ'Ia YHOCA 11oJgaTaKka y MaTpuiy ie HU3BpHICHA CTATHUCTHUYKOM KOHTPOJOM

HU3BCACHOI pe3yJiTaTra

3. TpermaH nogaTaka u npateha nokymMeHramnuja

3.1. TperMaH u uyBame Mojaaraxka

3.1.1. llooayu he bumu denonoganu y Penozumopujym dokmopckux ducepmayuja Ha
Ynueepsumemy y Hosom Caoy.

3.1.2. URL aopeca https://cris.uns.ac.rs/searchDissertations.jsf
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3.1.3. DOI

3.1.4. Jla nu he nodayu bumu y omeopenom npucmyny?

@ A

0) a, anu nocne embapea xoju he mpajamu 0o

8) He

Axo je 002060p He, nasecmu paznoe

3.1.5. llooayu nHehe bumu 0enoHosanu y peno3umopujym, aiu fie oumu yyeanu.

Obpasnoosicerve

3.2 MeTtanojany ¥ JOKyMEHTAIIWja ToiaTaKa

3.2.1. Koju cranmapx 3a MeTanoaatke he OUTH MPUMEHEH?

3.2.1. HaBectu MeTanonaTke Ha OCHOBY KOjHX CYy IOJAIM ACTIOHOBAHU Y
PETO3UTOPH] yM.
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Ako je nompebHo, Hasecmu memoode Koje ce Kopucme 3a npey3umarse nooamaxd,
ananumuyke u npoyedypaine uHgopmayuje, uxo8o KoOuparse, 0emabhe onuce
sapujabnu, 3anuca umo.

3.3 Crpateruja u craHiapau 3a 4YyBarmbe ojaTaka

3.3.1. Jlo xor nepuoja he mogany OUTH YyBaHH y PEHO3ZUTOPUjyMY?

3.3.2. Jla 1 he momary OUTH IENOHOBAHU O] qu)pOM?@ He

3.3.3. Jla 1 he mmdpa 6utn moctymHa oapeheHoM Kpyry HCTpaxanaqa?@ He

3.3.4. Jla nu ce nmojany Mopajy yKJIOHUTHU U3 OTBOPEHOT MPUCTYIIA [10CIIE U3BECHOT
BpemeHa?

Ja (He)

OO0pa3noxuTH

4. be30eMHOCT MOJAATAKA M 3aIITUTA MOBEP/LUBUX HH(pOPMAIIUja

OBgaj onesbaxk MOPA OutH nonymweH ako Bally NOJaly YKJbYUyjy JMYHE MOJATKE KOjH
ce 0JJHOCE Ha YUECHHKE y CTPaXHUBambYy. 3a Ipyra HCTpaXuBama Tpebda Takohe
Pa3MOTPUTH 3AIUTHTY ¥ CUTYPHOCT IIOJIaTaKa.

4.1 dopmanHu cTaHAapAx 32 CUTYPHOCT HH(pOpMaIiyja/moaaraka

HcTpaknBaun Koju CIPOBOJIE HCITUTHBAKA C JbYANMA MOPajy Aa ce MPUAPKaBajy
3akoHa 0 3alITUTHA rmoaaraka O JIMYHOCTHU
(https://www.paragraf.rs/propisi/zakon_o_zastiti_podataka o_licnosti.html) u
oarosapajyher HHCTUTYLIMOHAIHOT KOJIEKCa O aKaJeMCKOM HHTETPUTETY.
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4.1.2. Jla nu je ucTpakuBame 0JJ00PEHO 0] cTpaHe eTruke komucuje? Jla He

Ako je ogrosop /la, HaBecTH TaTyM U Ha3WB €TUYKE KOMHCH]jE Koja je omo0pria
HUCTPaXKUBaIbE

4.1.2. Jla i moaryl yKJbYdyjy JIMYHE TMTOAATKE yUeCHUKa y uctpaxusamy? Jla He

AKO je 0ZITOBOp 12, HABEIUTE Ha KOjH HAUYMH CTE OCUTYPAJIH TOBEPJHHBOCT U
CUTYpPHOCT WH(pOpMAIlja BE3aHUX 32 UCIIUTAHUKE:

a) [Tomany HUCY Y OTBOPEHOM MPHUCTYITY
0) [Tomanu cy aHOHUMU3UPAHU
II) Ocrajo, HaBeCTH IIITa

5. JocTynHOCT mogaTaka

5.1. llooayu he bumu
a) jasno oocmynuu

()ocmymm CAMO YCKOM Kpyey ucmpaoicusaia 'y oopehenoj nayynoj ooracmu

y) 3ameopenu

Axo cy nooayu 0ocmynuu camo YCKOM Kpyay UCmpaxicuéaid, Hagecmu noo Kojum
VCA0BUMA MO2Y 0d UX Kopucme:

V3 nperxonny KOMVHHKaIIHiV 1 MMCMEHO OI[OGDeH;e BJIaCHHKaA IToJaTaKa

Axo cy nooayu 0ocmynuu camo YCKoM Kpyay UCmpaxicuéaid, Hagecmu Ha KOju HauuH
MO2Y RPUCMYRUMU HOOAYUMA.:

JloGujameM mmdpe o BJAaCHUKA [101aTaKa 32 IPUCTYII [OJAlMMa KOJH CY IMOXPamkbEeHN
Ha Penosuropujymy Yuusepsurera y Hosom Cany
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5.4. Hasecmu nuyenyy noo kojom he npukynmsenu nooayu bumu apxusuparu.

AyTOpPCTBO- HEKOMEPIIH]AJTHO

6. Yiiore u 0ArOBOPHOCT

6.1. Hasecmu ume u npesume u mejn aopecy 61acHuxa (aymopa) nooamaxa

Tajana Cumernh, e-mail: tajana.djurkic@dh.uns.ac.rs

6.2. Hasecmu ume u npesume u mejn aopecy ocobe Koja o0picasa mampuyy c
nooayuma

Tajana Cumernh, e-mail: tajana.djurkic@dh.uns.ac.rs

6.3. Hasecmu ume u npesume u mejn aopecy ocobe xoja omozyhyje npucmyn nodayuma
Opy2um UCmMpaicugaiuma

Tajana Cumeruh, e-mail: tajana.djurkic@dh.uns.ac.rs
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