
 

UNIVERZITET U NOVOM SADU 

PRIRODNO-MATEMATIĻKI FAKULTET 

DEPARTMAN ZA HEMIJU, BIOHEMIJU I 

ZAĠTITU ĢIVOTNE SREDINE 

 

 

 

 

 

Degradacija odabranih organskih zagaĽujuĺih 

materija u vodi primenom unapreĽenih 

oksidacionih procesa  

DOKTORSKA DISERTACIJA 

 

 

 

Mentor: 

   

Kandidat: 

Dr Jelena Molnar Jaziĺ  

vanredni profesor 

MSc Tajana M. Simetiĺ 

 

                        

  

 

Novi Sad, 2022. godine 



 

 



 

ʋʅʀɺɽʈɿʀʊɽʊ ʋ ʅʆɺʆʄ ʉɸɼʋ                    

ʆɹʈɸɿɸʎ ï 5ʘ 

ʅɸɺɽʉʊʀ ʅɸɿʀɺ ʌɸʂʋʃʊɽʊɸ ʀʃʀ ʎɽʅʊʈɸ 

 

ʂɲʋʏʅA ɼʆʂʋʄɽʅʊɸʎʀɱʉʂɸ ʀʅʌʆʈʄɸʎʀɱɸ
1 

 

ɺʨʩʪʘ ʨʘʜʘ:  ɼʦʢʪʦʨʩʢʘ ʜʠʩʝʨʪʘʮʠʿʘ  

ʀʤʝ ʠ ʧʨʝʟʠʤʝ 

ʘʫʪʦʨʘ:  
ʊʘʿʘʥʘ ʄ. ʉʠʤʝʪʠ˂ 

ʄʝʥʪʦʨ (ʪʠʪʫʣʘ, ʠʤʝ, 

ʧʨʝʟʠʤʝ, ʟʚʘˁʝ, 

ʠʥʩʪʠʪʫʮʠʿʘ)   

ʜʨ ɱʝʣʝʥʘ ʄʦʣʥʘʨ ɱʘʟʠ˂, ʚʘʥʨʝʜʥʠ ʧʨʦʬʝʩʦʨ, ʋʥʠʚʝʨʟʠʪʝʪ ʫ 

ʅʦʚʦʤ ʉʘʜʫ, ʇʨʠʨʦʜʥʦ-ʤʘʪʝʤʘʪʠʯʢʠ ʬʘʢʫʣʪʝʪ 

ʅʘʩʣʦʚ ʨʘʜʘ:  
ɼʝʛʨʘʜʘʮʠʿʘ ʦʜʘʙʨʘʥʠʭ ʦʨʛʘʥʩʢʠʭ ʟʘʛʘʹʫʿʫ˂ʠʭ ʤʘʪʝʨʠʿʘ ʫ 

ʚʦʜʠ ʧʨʠʤʝʥʦʤ ʫʥʘʧʨʝʹʝʥʠʭ ʦʢʩʠʜʘʮʠʦʥʠʭ ʧʨʦʮʝʩʘ 

ɱʝʟʠʢ ʧʫʙʣʠʢʘʮʠʿʝ 

(ʧʠʩʤʦ): 
ʉʨʧʩʢʠ (ʣʘʪʠʥʠʮʘ) 

ʌʠʟʠʯʢʠ ʦʧʠʩ ʨʘʜʘ:  

 

ʋʥʝʪʠ ʙʨʦʿ:  

ʉʪʨʘʥʠʮʘ 143 

ʇʦʛʣʘʚˀʘ 6 

ʈʝʬʝʨʝʥʮʠ 209 

ʊʘʙʝʣʘ 16 

ʉʣʠʢʘ 60 

ɻʨʘʬʠʢʦʥʘ 0 

ʇʨʠʣʦʛʘ 0 

ʅʘʫʯʥʘ ʦʙʣʘʩʪ:  ɿʘʰʪʠʪʘ ʞʠʚʦʪʥʝ ʩʨʝʜʠʥʝ 

ʋʞʘ ʥʘʫʯʥʘ ʦʙʣʘʩʪ 

(ʥʘʫʯʥʘ ʜʠʩʮʠʧʣʠʥʘ): 
ɿʘʰʪʠʪʘ ʞʠʚʦʪʥʝ ʩʨʝʜʠʥʝ 

ʂˀʫʯʥʝ ʨʝʯʠ / 

ʧʨʝʜʤʝʪʥʘ 

ʦʜʨʝʜʥʠʮʘ:  

ʦʨʛʘʥʩʢʠ ʧʦʣʫʪʘʥʪʠ; 1,2,3-ʪʨʠʭʣʦʨʙʝʥʟʝʥ; ʘʣʘʭʣʦʨ; ʪʨʝʪʤʘʥ 

ʚʦʜʝ; ʫʥʘʧʨʝʹʝʥʠ ʦʢʩʠʜʘʮʠʦʥʠ ʧʨʦʮʝʩʠ; ʤʝʭʘʥʠʟʘʤ 

ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ; ʫʪʠʮʘʿ ʧʨʠʨʦʜʥʠʭ ʦʨʛʘʥʩʢʠʭ ʤʘʪʝʨʠʿʘ; ʧʨʦʮʝʥʘ 

ʪʦʢʩʠʯʥʦʩʪʠ 

ʈʝʟʠʤʝ ʥʘ ʿʝʟʠʢʫ 

ʨʘʜʘ:  

ʎʠˀ ʦʚʦʛ ʨʘʜʘ ʙʠʦ ʿʝ ʜʘ ʩʝ ʫ ʣʘʙʦʨʘʪʦʨʠʿʩʢʠʤ ʫʩʣʦʚʠʤʘ 

ʠʩʧʠʪʘʿʫ ʝʬʝʢʪʠ ʫʥʘʧʨʝʹʝʥʠʭ ʦʢʩʠʜʘʮʠʦʥʠʭ ʧʨʦʮʝʩʘ (ʝʥʛ. 

advanced oxidation processes, AOPs) ʟʘʩʥʦʚʘʥʠʭ ʥʘ 

ʛʝʥʝʨʠʩʘˁʫ ʭʠʜʨʦʢʩʠʣ ʨʘʜʠʢʘʣʘ (UV/H2O2 ʧʨʦʮʝʩ) ʠ 

ʩʫʣʬʘʪʥʠʭ ʨʘʜʠʢʘʣʘ (UV/S2O8
2-
 ʠ UV/HSO5

-
 ʧʨʦʮʝʩʠ ʠʣʠ 

SR-AOPs) ʥʘ ʩʪʝʧʝʥ ʠ ʤʝʭʘʥʠʟʘʤ ʦʢʩʠʜʘʪʠʚʥʝ ʜʝʛʨʘʜʘʮʠʿʝ 

                                                           
1
 ɸʫʪʦʨ ʜʦʢʪʦʨʩʢʝ ʜʠʩʝʨʪʘʮʠʿʝ ʧʦʪʧʠʩʘʦ ʿʝ ʠ ʧʨʠʣʦʞʠʦ ʩʣʝʜʝ˂ʝ ʆʙʨʘʩʮʝ:  

5ʙ ï ʀʟʿʘʚʘ ʦ ʘʫʪʦʨʩʪʚʫ; 

5ʚ ï ʀʟʿʘʚʘ o ʠʩʪʦʚʝʪʥʦʩʪʠ ʰʪʘʤʧʘʥʝ ʠ ʝʣʝʢʪʨʦʥʩʢʝ ʚʝʨʟʠʿʝ ʠ ʦ ʣʠʯʥʠʤ ʧʦʜʘʮʠʤʘ; 

5ʛ ï ʀʟʿʘʚʘ ʦ ʢʦʨʠʰ˂ʝˁʫ. 

ʆʚʝ ʀʟʿʘʚʝ ʩʝ ʯʫʚʘʿʫ ʥʘ ʬʘʢʫʣʪʝʪʫ ʫ ʰʪʘʤʧʘʥʦʤ ʠ ʝʣʝʢʪʨʦʥʩʢʦʤ ʦʙʣʠʢʫ ʠ ʥʝ ʢʦʨʠʯʝ ʩʝ 

ʩʘ ʪʝʟʦʤ. 



ʩʪʨʫʢʪʫʨʥʦ ʨʘʟʣʠʯʠʪʠʭ ʦʨʛʘʥʩʢʠʭ ʧʦʣʫʪʘʥʘʪʘ 1,2,3-

ʪʨʠʭʣʦʨʙʝʥʟʝʥʘ (ʝʥʛ. 1,2,3-trichlorobenzene, 1,2,3-TCB) ʠ 

ʘʣʘʭʣʦʨʘ ʫ ʚʦʜʠ. ɼʦʜʘʪʥʦ, ʠʩʧʠʪʠʚʘʥ ʿʝ ʫʪʠʮʘʿ ʨʝʘʢʮʠʦʥʠʭ 

ʫʩʣʦʚʘ ʫʥʘʧʨʝʹʝʥʠʭ ʦʢʩʠʜʘʮʠʦʥʠʭ ʧʨʦʮʝʩʘ, ʫʪʠʮʘʿ ʚʦʜʝʥʦʛ 

ʤʘʪʨʠʢʩʘ (ʥʧʨ. ʧʨʠʨʦʜʥʝ ʦʨʛʘʥʩʢʝ ʤʘʪʝʨʠʿʝ (ʇʆʄ) ʠ 

ʥʝʦʨʛʘʥʩʢʠ ʿʦʥʠ), ʢʘʦ ʠ ʧʦʪʝʥʮʠʿʘʣʥʘ ʪʦʢʩʠʯʥʦʩʪ ʩʠʨʦʚʝ ʠ 

ʪʨʝʪʠʨʘʥʝ ʚʦʜʝ ʧʨʝ ʠ ʧʦʩʣʝ AOPs ʪʨʝʪʤʘʥʘ ʧʨʠʤʝʥʦʤ Vibrio 

fischeri ʪʝʩʪʘ.    

ʀʩʧʠʪʠʚʘˁʝʤ ʧʨʠʤʝʥʝ ʜʠʨʝʢʪʥʝ UV (ʝʥʛ. ultraviolet 

radiation, UV) ʬʦʪʦʣʠʟʝ ʟʘʙʝʣʝʞʝʥ ʿʝ ʚʝ˂ʠ ʩʪʝʧʝʥ 

ʜʝʛʨʘʜʘʮʠʿʝ ʘʣʘʭʣʦʨʘ ʫ ʦʜʥʦʩʫ ʥʘ 1,2,3-TCB, ʰʪʦ ʩʝ ʤʦʞʝ 

ʧʨʠʧʠʩʘʪʠ ˁʝʛʦʚʦʤ ʨʝʣʘʪʠʚʥʦ ʚʠʩʦʢʦʤ ʢʚʘʥʪʥʦʤ ʧʨʠʥʦʩʫ ʠ 

ʤʦʣʘʨʥʦʤ ʘʧʩʦʨʧʮʠʦʥʦʤ ʢʦʝʬʠʮʠʿʝʥʪʫ. ʋ ʧʦʨʝʹʝˁʫ ʩʘ UV 

ʬʦʪʦʣʠʟʦʤ, ʟʥʘʪʥʦ ʝʬʠʢʘʩʥʠʿʘ ʜʝʛʨʘʜʘʮʠʿʘ ʦʙʘ ʧʦʣʫʪʘʥʪʘ ʿʝ 

ʧʦʩʪʠʛʥʫʪʘ ʧʨʠʤʝʥʦʤ ʩʚʠʭ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʠʭ AOPs, ʫʩʣʝʜ 

ʦʢʩʠʜʘʪʠʚʥʦʛ ʥʘʧʘʜʘ ʚʠʩʦʢʦ ʨʝʘʢʪʠʚʥʠʭ ʩʣʦʙʦʜʥʠʭ 

ʨʘʜʠʢʘʣʘ, HO
Å
 ʠ Sʆ4

Å-
, ʬʦʨʤʠʨʘʥʠʭ ʪʦʢʦʤ UV/H2O2, 

UV/S2O8
2-
 ʠ UV/HSO5

-
 ʧʨʦʮʝʩʘ, ʥʘ ʤʦʣʝʢʫʣ 1,2,3-TCB ʠ 

ʘʣʘʭʣʦʨʘ. ɻʝʥʝʨʘʣʥʦ, UV/S2O8
2-
 ʧʨʦʮʝʩ ʩʝ ʧʦʢʘʟʘʦ ʢʘʦ 

ʥʘʿʝʬʠʢʘʩʥʠʿʠ ʟʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʫ ʦʙʘ ʧʦʣʫʪʘʥʪʘ ʫ ʩʠʥʪʝʪʠʯʢʠʤ 

ʚʦʜʝʥʠʤ ʤʘʪʨʠʢʩʠʤʘ ʦʙʦʛʘ˂ʝʥʠʤ ʭʫʤʠʥʩʢʠʤ ʢʠʩʝʣʠʥʘʤʘ 

(ʝʥʛ. humic acids, HA) ʠ ʭʠʜʨʦʛʝʥʢʘʨʙʦʥʘʪʠʤʘ, ʰʪʦ ʩʝ ʤʦʞʝ 

ʧʨʠʧʠʩʘʪʠ ʚʝ˂ʦʿ ʩʝʣʝʢʪʠʚʥʦʩʪʠ Sʆ4
Å- 
ʫ ʦʜʥʦʩʫ ʥʘ HO

Å
 

ʨʘʜʠʢʘʣʝ ʧʨʝʤʘ ʦʨʛʘʥʩʢʦʤ ʩʫʧʩʪʨʘʪʫ. ɹʨʟʠʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ 

1,2,3-TCB ʠ ʘʣʘʭʣʦʨʘ ʧʨʠʤʝʥʦʤ AOPs ʦʧʘʜʘ ʩʘ ʧʦʨʘʩʪʦʤ 

ʧʦʯʝʪʥʝ ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʝ ʭʫʤʠʥʩʢʝ ʢʠʩʝʣʠʥʝ (2-12 mg C/l 

DOC) ʠ ʭʠʜʨʦʛʝʥʢʘʨʙʦʥʘʪʘ (100-500 mg/l) ʫ ʚʦʜʠ, ʧʨʠ ʯʝʤʫ 

ʢʦʥʩʪʘʥʪʘ ʙʨʟʠʥʝ ʜʝʛʨʘʜʘʮʠʿʝ ʧʩʝʫʜʦ-ʧʨʚʦʛ ʨʝʜʘ  

(ʢ ʚʨʝʜʥʦʩʪ) ʦʧʘʜʘ ʫ ʩʣʝʜʝ˂ʝʤ ʥʠʟʫ ʫ ʦʜʥʦʩʫ ʥʘ ʧʨʦʮʝʩ: 

UV/S2O8
2-
 ι UV/HSO5

- 
ι UV/H2O2. ʇʦʨʝʹʝˁʝʤ ʩʘ 

ʨʝʟʫʣʪʘʪʠʤʘ ʜʦʙʠʿʝʥʠʤ ʫ ʫʣʪʨʘʯʠʩʪʦʿ ʜʝʿʦʥʠʟʦʚʘʥʦʿ ʚʦʜʠ, 

ʟʘʧʘʞʘ ʩʝ ʜʘ ʩʫ ʦʙʝ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʝ ʚʨʩʪʝ ʠʩʧʦˀʠʣʝ ʝʬʝʢʘʪ 

Ăʭʚʘʪʘʯʘñ ʩʣʦʙʦʜʥʠʭ ʨʘʜʠʢʘʣʘ ʪʦʢʦʤ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʠʭ AOPs. ʋ 

ʩʠʥʪʝʪʠʯʢʦʤ ʚʦʜʝʥʦʤ ʤʘʪʨʠʢʩʫ, ʟʘʙʝʣʝʞʝʥ ʿʝ ʚʝ˂ʠ 

ʠʥʭʠʙʠʪʦʨʥʠ ʝʬʝʢʘʪ ʭʫʤʠʥʩʢʠʭ ʢʠʩʝʣʠʥʘ ʫ ʧʦʨʝʹʝˁʫ ʩʘ 

ʭʠʜʨʦʛʝʥʢʘʨʙʦʥʘʪʠʤʘ ʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʫ 1,2,3-ʊʎɹ ʠ ʘʣʘʭʣʦʨʘ 

ʧʨʠʤʝʥʦʤ AOPs. ʋʪʚʨʹʝʥʘ ʿʝ ʜʦʙʨʘ ʢʦʨʝʣʘʮʠʿʘ ʠʟʤʝʹʫ 

ʧʦʯʝʪʥʝ ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʝ HA ʠ ʚʨʝʜʥʦʩʪʠ ʟʘ ʢʦʥʩʪʘʥʪʝ ʙʨʟʠʥʝ 

ʜʝʛʨʘʜʘʮʠʿʝ ʧʩʝʫʜʦ-ʧʨʚʦʛ ʨʝʜʘ ʠ ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʝ 

ʭʠʜʨʦʛʝʥʢʘʨʙʦʥʘʪʘ ʠ k ʚʨʝʜʥʦʩʪʠ ʟʘ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʝ ʧʦʣʫʪʘʥʪʝ 

(R
2
=0,92-0,99). ʅʘʿʝʬʠʢʘʩʥʠʿʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʘ 1,2,3-TCB (ʜʦ 

99%) ʫʥʘʧʨʝʹʝʥʠʤ ʦʢʩʠʜʘʮʠʦʥʠʤ ʧʨʦʮʝʩʠʤʘ ʧʦʩʪʠʛʥʫʪʘ ʿʝ 

ʧʨʠʤʝʥʦʤ ʚʝ˂ʝ ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʝ ʦʢʩʠʜʘʥʘʪʘ ʚʦʜʦʥʠʢ-

ʧʝʨʦʢʩʠʜʘ, ʧʝʨʩʫʣʬʘʪʘ (ʇʉ) ʠʣʠ ʧʝʨʦʢʩʠʤʦʥʦʩʫʣʬʘʪʘ 

(ʇʄʉ) (0,3 mM), ʜʦʢ ʿʝ ʚʠʩʦʢ ʩʪʝʧʝʥ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ ʘʣʘʭʣʦʨʘ 

(>90%) ʟʘʙʝʣʝʞʝʥ ʠ ʫ ʩʣʫʯʘʿʫ ʧʨʠʤʝʥʝ ʥʠʞʝ ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʝ 

ʦʢʩʠʜʘʥʘʪʘ (0,03 mM) ʠ ʜʦʟʝ UV ʟʨʘʯʝˁʘ ʦʜ 1400 mJ/cm
2
, ʩʘ 

ʠʟʫʟʝʪʢʦʤ ʤʘʪʨʠʢʩʘ ʩʘ ʥʘʿʚʝ˂ʦʤ ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʦʤ HA 

(ʤʘʢʩʠʤʘʣʥʦ 75-85% ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʠʭ ʧʦʣʫʪʘʥʘʪʘ). 

ʋʪʚʨʹʝʥʦ ʿʝ ʜʘ ʩʪʝʧʝʥ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʠʭ ʧʦʣʫʪʘʥʘʪʘ ʫ 



ʧʨʠʨʦʜʥʠʤ ʚʦʜʝʥʠʤ ʤʘʪʨʠʢʩʠʤʘ ʧʨʠʤʝʥʦʤ UV/H2O2 ʠ 

UV/S2O8
2-
 ʧʨʦʮʝʩʘ ʦʧʘʜʘ ʩʘ ʧʦʨʘʩʪʦʤ pH (5-9,5), ʜʦʢ 

ʧʨʠʤʝʥʦʤ UV/HSO5
- 
ʧʨʦʮʝʩʘ ʨʘʩʪʝ ʫ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʦʤ ʦʧʩʝʛʫ 

pH. ʋ ʦʧʩʝʛʫ pH 5-7 ʥʘʿʝʬʠʢʘʩʥʠʿʘ ʦʢʩʠʜʘʪʠʚʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʘ 

1,2,3-TCB ʫ ʧʨʠʨʦʜʥʠʤ ʚʦʜʘʤʘ (ι95%) ʧʦʩʪʠʛʥʫʪʘ ʿʝ 

ʧʨʠʤʝʥʦʤ UV/H2O2 ʧʨʦʮʝʩʘ, ʦʜʥ. UV/S2O8
2-
 ʧʨʦʮʝʩʘ ʫ 

ʩʣʫʯʘʿʫ ʘʣʘʭʣʦʨʘ, ʜʦʢ ʿʝ ʫ ʙʘʟʥʦʿ ʩʨʝʜʠʥʠ ʥʘʿʝʬʠʢʘʩʥʠʿʘ 

ʨʘʟʛʨʘʜˁʘ ʦʙʘ ʧʦʣʫʪʘʥʪʘ ʟʘʙʝʣʝʞʝʥʘ ʧʨʠʤʝʥʦʤ UV/HSO5
- 

ʧʨʦʮʝʩʘ. ʋ ʩʣʫʯʘʿʫ ʪʨʝʪʤʘʥʘ ʧʦʜʟʝʤʥʝ ʚʦʜʝ, ʢʦʿʫ 

ʢʘʨʘʢʪʝʨʠʰʝ ʚʝ˂ʠ ʩʘʜʨʞʘʿ ʇʆʄ ʭʠʜʨʦʬʦʙʥʠʿʝ ʧʨʠʨʦʜʝ ʠ 

ʚʝ˂ʠ ʘʣʢʘʣʠʪʝʪ ʫ ʦʜʥʦʩʫ ʥʘ ʧʦʚʨʰʠʥʩʢʫ ʚʦʜʫ, ʫʦʯʝʥ ʿʝ 

ʠʟʨʘʞʝʥʠʿʠ ʠʥʭʠʙʠʪʦʨʥʠ ʝʬʝʢʘʪ ʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʫ ʦʙʘ 

ʧʦʣʫʪʘʥʪʘ ʧʨʠʤʝʥʦʤ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʠʭ AOPs. ɹʨʟʠʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ 

1,2,3-ʊʎɹ ʫ ʧʨʠʨʦʜʥʠʤ ʤʘʪʨʠʢʩʠʤʘ ʦʧʘʜʘ ʩʣʝʜʝ˂ʠʤ ʥʠʟʦʤ: 

UV/H2O2 ι UV/HSO5
- 
ι UV/S2O8

2-
 (pH 5-7), ʦʜʥʦʩʥʦ: 

UV/HSO5
-
 ι UV/H2O2 ι UV/S2O8

2-
 ʫ ʙʘʟʥʦʿ ʩʨʝʜʠʥʠ (pH 9,5). 

ʉ ʜʨʫʛʝ ʩʪʨʘʥʝ, ʙʨʟʠʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ ʘʣʘʭʣʦʨʘ ʿʝ ʦʧʘʜʘʣʘ 

ʩʣʝʜʝ˂ʠʤ ʪʨʝʥʜʦʤ: UV/S2O8
2-
 ι UV/H2O2 ι UV/HSO5

- 
ʥʘ pH 

5, ʦʜʥʦʩʥʦ: UV/HSO5
-
ι UV/S2O8

2-
 ι UV/H2O2 ʥʘ pH 8-9,5.  

ɽʚʘʣʫʠʨʘˁʝʤ ʝʢʩʧʝʨʠʤʝʥʪʘʣʥʠʭ ʨʝʟʫʣʪʘʪʘ ʧʨʠʤʝʥʦʤ 

ʘʥʘʣʠʟʝ ʛʣʘʚʥʠʭ ʢʦʤʧʦʥʝʥʪʠ ʫʪʚʨʹʝʥʦ ʿʝ ʜʘ ʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʫ 

1,2,3-TCB ʫ ʧʨʠʨʦʜʥʠʤ ʚʦʜʘʤʘ ʥʝʰʪʦ ʟʥʘʯʘʿʥʠʿʠ ʫʪʠʮʘʿ ʠʤʘ 

ʧʦʯʝʪʥʘ ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʘ ʧʨʠʤʝˁʝʥʠʭ ʦʢʩʠʜʘʥʘʪʘ ʫ ʦʜʥʦʩʫ ʥʘ 

ʜʦʟʫ UV ʟʨʘʯʝˁʘ ʠ ʧʦʯʝʪʥʫ pH ʚʨʝʜʥʦʩʪ. ʋʪʠʮʘʿ ʧʨʦʮʝʩʥʠʭ 

ʧʘʨʘʤʝʪʘʨʘ ʥʘ ʦʢʩʠʜʘʪʠʚʥʫ ʨʘʟʛʨʘʜˁʫ ʘʣʘʭʣʦʨʘ ʿʝ ʥʝʰʪʦ 

ʠʟʨʘʞʝʥʠʿʠ ʫ ʧʦʜʟʝʤʥʦʿ ʫ ʦʜʥʦʩʫ ʥʘ ʧʦʚʨʰʠʥʩʢʫ ʚʦʜʫ, ʧʨʠ 

ʯʝʤʫ pH ʚʨʝʜʦʩʪ ʠʤʘ ʥʘʿʚʝ˂ʠ ʫʪʠʮʘʿ ʥʘ ʩʪʝʧʝʥ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ. 

ʈʘʟʚʠʿʝʥʠ ʩʫ ʠ ʧʨʝʜʣʦʞʝʥʠ ʧʨʝʜʠʢʪʠʚʥʠ ʤʦʜʝʣʠ ʟʘ 

ʨʘʟʛʨʘʜˁʫ 1,2,3-TCB ʠ ʘʣʘʭʣʦʨʘ ʫ ʧʨʠʨʦʜʥʠʤ ʚʦʜʘʤʘ, ʢʦʿʠ 

ʦʤʦʛʫ˂ʘʚʘʿʫ ʧʨʝʜʚʠʹʘˁʝ ʝʬʠʢʘʩʥʦʩʪʠ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ ʦʨʛʘʥʩʢʠʭ 

ʧʦʣʫʪʘʥʪʘ (%) ʫʟʠʤʘʿʫ˂ʠ ʫ ʦʙʟʠʨ ʧʨʦʤʝʥˀʠʚʝ (TOC, 

ʘʣʢʘʣʠʪʝʪ, ʢʦʥʮʝʥʪʨʘʮʠʿʘ ʦʢʩʠʜʘʥʘʪʘ, pH, ʜʦʟʘ UV ʟʨʘʯʝˁʘ) 

ʫ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʦʤ ʦʧʩʝʛʫ ʧʨʦʮʝʩʥʠʭ ʠ ʧʘʨʘʤʝʪʘʨʘ ʢʚʘʣʠʪʝʪʘ 

ʚʦʜʘ.  

ʇʨʝʜʣʦʞʝʥ ʿʝ ʤʝʭʘʥʠʟʘʤ ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ 1,2,3-TCB ʠ ʘʣʘʭʣʦʨʘ, 

ʢʘʦ ʠ ʇʆʄ ʧʨʠʩʫʪʥʠʭ ʫ ʠʩʧʠʪʠʚʘʥʠʤ ʚʦʜʘʤʘ, ʫ ʧʨʠʩʫʩʪʚʫ 

ʨʘʟʣʠʯʠʪʠʭ ʦʢʩʠʜʘʮʠʦʥʠʭ ʚʨʩʪʘ ʛʝʥʝʨʠʩʘʥʠʭ ʪʦʢʦʤ AOPs. 

ʆʢʩʠʜʘʪʠʚʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʘ 1,2,3-TCB ʩʝ ʦʜʚʠʿʘ ʧʨʝʢʦ 2,3,4-

ʪʨʠʭʣʦʨʬʝʥʦʣʘ ʢʘʦ ʠʥʪʝʨʤʝʜʠʿʝʨʘ, ʢʦʿʠ ʩʝ ʪʦʢʦʤ ʪʨʝʪʤʘʥʘ 

ʨʘʟʛʨʘʹʫʿʝ ʜʦ ʢʘʨʙʦʢʩʠʣʥʠʭ ʢʠʩʝʣʠʥʘ (ʩʠʨ˂ʝʪʥʘ, ʦʢʩʘʣʥʘ, 

ʤʘʣʝʠʥʩʢʘ ʠ ʬʫʤʘʨʥʘ), ʢʘʦ ʢʨʘʿˁʠʭ ʦʢʩʠʜʘʮʠʦʥʠʭ 

ʧʨʦʜʫʢʘʪʘ. ʆʢʩʠʜʘʪʠʚʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʘ ʘʣʘʭʣʦʨʘ ʦʙʫʭʚʘʪʘ 

ʨʘʩʢʠʜʘˁʝ ʠ ʦʜʚʘʿʘˁʝ N-ʤʝʪʦʢʩʠʤʝʪʠʣ ʠ N-ʭʣʦʨʘʮʝʪʠʣ 

ʛʨʫʧʘ, ʦʢʩʠʜʘʮʠʿʫ ʘʨʠʣʥʝ ʝʪʠʣ ʛʨʫʧʝ, ʮʠʢʣʠʟʘʮʠʿʫ ʠ 

ʨʘʩʢʠʜʘˁʝ ʚʝʟʘ ʫ ʙʝʥʟʝʥʦʚʦʤ ʧʨʩʪʝʥʫ ʜʦ ʢʘʨʙʦʢʩʠʣʥʠʭ 

ʢʠʩʝʣʠʥʘ (ʩʠʨ˂ʝʪʥʘ, ʧʨʦʧʠʦʥʩʢʘ ʠ ʦʢʩʘʣʥʘ), ʢʘʦ ʢʨʘʿˁʠʭ 

ʧʨʦʜʫʢʘʪʘ. ʌʦʪʦʨʘʟʛʨʘʜˁʦʤ ʇʆʄ ʩʤʘˁʝʥ ʿʝ ʩʘʜʨʞʘʿ 

ʫʢʫʧʥʦʛ ʦʨʛʘʥʩʢʦʛ ʫʛˀʝʥʠʢʘ ʟʘ ʦʢʦ 40% ʫ ʧʦʚʨʰʠʥʩʢʦʿ, 

ʦʜʥ. ʦʢʦ 20% ʫ ʧʦʜʟʝʤʥʦʿ ʚʦʜʠ (pH 9,5). ʅʘʿʚʝ˂ʠ ʩʘʜʨʞʘʿ 

ʘʣʜʝʭʠʜʘ ʿʝ ʟʘʙʝʣʝʞʝʥ ʫ ʚʦʜʠ ʪʨʝʪʠʨʘʥʦʿ UV/H2O2 



ʧʨʦʮʝʩʦʤ, ʛʜʝ ʩʝ ʤʘʭʦʤ ʛʝʥʝʨʠʰʫ ʭʠʜʨʦʢʩʠʣ ʨʘʜʠʢʘʣʠ ʠ 

ʜʨʫʛʝ ʨʝʘʢʪʠʚʥʝ ʢʠʩʝʦʥʠʯʥʝ ʚʨʩʪʝ. ʇʨʠʤʝʥʦʤ Vibrio fischeri 

ʪʝʩʪʘ ʫʪʚʨʹʝʥʦ ʿʝ ʜʘ ʢʨʘʿˁʠ ʥʫʩʧʨʦʜʫʢʪʠ ʦʢʩʠʜʘʪʠʚʥʝ 

ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ ʦʙʘ ʧʦʣʫʪʘʥʪʘ ʥʝ ʠʩʧʦˀʘʚʘʿʫ ʟʥʘʯʘʿʥʠʿʫ 

ʪʦʢʩʠʯʥʦʩʪ (<10%). ʄʝʹʫʪʠʤ, ʠʟʫʟʝʪʘʢ ʩʝ ʿʘʚˀʘ ʫ 

ʧʦʿʝʜʠʥʠʤ ʠʥʪʝʨʤʝʜʠʿʝʨʥʠʤ ʬʘʟʘʤʘ UV/H2O2 ʠ UV/HSO5
-
 

(400-600 mJ/cm
2
; 0,3 mM) ʪʨʝʪʤʘʥʘ ʩʠʥʪʝʪʠʯʢʦʛ ʤʘʪʨʠʢʩʘ 

ʦʙʦʛʘ˂ʝʥʦʛ ʭʫʤʠʥʩʢʠʤ ʢʠʩʝʣʠʥʘʤʘ ʠ ʧʨʠʨʦʜʥʠʤ ʚʦʜʘʤʘ, 

ʧʨʠ ʯʝʤʫ ʜʦʣʘʟʠ ʜʦ ʥʘʛʣʦʛ ʩʢʦʢʘ ʪʦʢʩʠʯʥʦʩʪʠ (ʤʘʢʩʠʤʘʣʥʦ 

ʜʦ 70%), ʢʦʿʠ ʩʘ ʧʨʦʜʫʞʝˁʝʤ ʨʝʘʢʮʠʦʥʦʛ ʚʨʝʤʝʥʘ ʦʧʘʜʘ. 

ʈʘʟʣʦʛ ʪʦʤʝ ʿʝ ʚʝʨʦʚʘʪʥʦ ʦʢʩʠʜʘʪʠʚʥʘ ʨʘʟʛʨʘʜˁʘ ʇʆʄ ʫ 

ʚʦʜʠ, ʢʘʦ ʠ ʤʦʛʫ˂ʝ ʬʦʨʤʠʨʘˁʝ ʧʦʣʘʨʥʠʿʠʭ ʠʥʪʝʨʤʝʜʠʿʝʨʘ 

ʢʦʿʠ ʥʠʩʫ ʠʜʝʥʪʠʬʠʢʦʚʘʥʠ ʪʦʢʦʤ ʠʩʪʨʘʞʠʚʘˁʘ.  

ɽʚʘʣʫʠʨʘʿʫ˂ʠ ʜʦʙʠʿʝʥʝ ʨʝʟʫʣʪʘʪʝ ʥʘ ʦʩʥʦʚʫ ʝʬʠʢʘʩʥʦʩʪʠ 

ʨʘʟʛʨʘʜˁʝ ʦʨʛʘʥʩʢʠʭ ʧʦʣʫʪʘʥʘʪʘ ʠ ʪʝʭʥʦ-ʝʢʦʥʦʤʩʢʦʛ 

ʘʧʩʝʢʪʘ ʤʦʞʝ ʩʝ ʟʘʢˀʫʯʠʪʠ ʜʘ ʧʨʝʜʥʦʩʪ ʠʤʘ ʥʝʰʪʦ 

ʢʦʥʚʝʥʮʠʦʥʘʣʥʠʿʠ UV/H2O2 ʪʨʝʪʤʘʥ ʫ ʦʜʥʦʩʫ ʥʘ SR-AOPs. 

ʄʝʹʫʪʠʤ, ʫʢʦʣʠʢʦ ʩʝ ʫʟʤʝ ʫ ʦʙʟʠʨ ʠ ʢʚʘʣʠʪʝʪ ʦʙʨʘʹʝʥʝ ʚʦʜʝ 

ʩʘ ʝʢʦʪʦʢʩʠʢʦʣʦʰʢʦʛ ʘʩʧʝʢʪʘ, ʢʘʦ ʠ ʧʦʪʨʦʰˁʘ ʝʣʝʢʪʨʠʯʥʝ 

ʝʥʝʨʛʠʿʝ ʧʦ m
3
 ʚʦʜʝ, ʟʘʧʘʞʘ ʩʝ ʜʘ UV/S2O8

2-
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UV/H2O2 ʧʨʦʮʝʩʫ.   
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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 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
Å
 and 

SO4
Å-
, formed during the UV/H2O2, UV/S2O8

2- 
and UV/HSO5

-
 

processes. Overall, the UV/S2O8
2-
 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 

SO4
Å-
 relative to HO

Å
 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/S2O8
2- 
ι 

UV/HSO5
-
 ι UV/H2O2. 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
2
 = 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
2
 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/H2O2 and the UV/S2O8
2-
 processes decreased with 

increasing pH (5-9.5), while the efficacy of the UV/HSO5
-
 

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 (ι95%) was achieved by applying the 

UV/H2O2 processes, while UV/S2O8
2-
 process was the most 

effective for alachlor degradation. In basic pH conditions, the 

most efficient degradation of both pollutants was observed 

using the UV/HSO5
-
 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/H2O2 ι UV/HSO5
-
 ι 

UV/S2O8
2-
 (pH 5-7), and: UV/HSO5- ι UV/H2O2  ι UV/S2O8

2-
 

in the basic medium (pH 9.5). On the other hand, the 

degradation rate of alachlor decreased by the following trend: 

UV/S2O8
2-
 ι UV/H2O2 ι UV/HSO5

-
 at pH 5, and additionally: 

UV/HSO5- ι UV/S2O8
2-
 ι UV/H2O2 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/H2O2 

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/H2O2 and UV/HSO5
-
 (400- 

600 mJ/cm
2
; 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/H2O2 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
3
 of treated water are also considered, the 

UV/S2O8
2-
 process can be an effective alternative oxidative 

treatment to the UV/H2O2 process. 
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LISTA SKRAĹENICA 

                 

AOPs ï unapreĽeni oksidacioni procesi (eng. advanced oxidation processes) 

CBs ï hlorovani benzeni (eng. chlorinated benzenes) 

DOC ï rastvoreni organski ugljenik (eng. dissolved organic carbon) 

EE/O ï potroġnja elektriļne energije (eng. electrical energy per order,  

kWhm
-3
 order

-1
) 

EQS ï standardi kvaliteta ģivotne sredine (eng. environmental quality standard) 

FAF ï frakcija fulvinske kiseline (eng. fulvic acid fraction) 

FTIR  ï infracrvena spektroskopija sa Furijevom transformacijom 

GC/µECD ï gasna hromatografija sa detektorom sa zahvatom elektrona 

GC-MS ï gasna hromatografija sa masenom spektrometrijom  

HA ï huminska kiselina (eng. humic acid) 

HPI-A ï hidrofilna kisela frakcija (eng. hydrophilic acid fraction) 

HPI-NA ï nekisela hidrofilna frakcija (eng. hydrophilic non-acid fraction) 

HR-AOP ï unapreĽeni oksidacioni procesi zasnovani na hidroksil radikalima 

                    (eng. hydroxyl radical based AOPs) 

IC ï jonska hromatografija (eng. ion chromatography) 

LP-UV ï ģivina lampa niskog pritiska (eng. low pressure mercury lamp) 

MPs ï mikropolutanti (eng. micropollutants) 

PCA ï analiza glavnih komponenti (eng. Principal Component Analysis)  

POM ï prirodne organske materije 

RCs ï reaktivne vrste hlora (eng. reactive chlorine radicals) 

ROS ï reaktivne kiseoniļne vrste (eng. reactive oxygen species) 

SD ï standardna devijacija 

SR-AOPs ï unapreĽeni oksidacioni procesi zasnovani na sulfatnim radikalima   

(eng. sulfate radical based AOPs) 

TCBs ï trihlorbenzeni (eng. trichlorobenzenes) 

1,2,3-TCB ï 1,2,3-trihlorbenzen 

TOC ï ukupan organski ugljenik (eng. total organic carbon) 



US EPA ï Agencija za zaġtitu ģivotne sredine Sjedinjenih Ameriļkih Drģava  

(eng. United States Environmental Protection Agency)  

UV ï ultraljubiļasto zraļenje (eng. ultraviolet radiation) 

WFD ï Okvirna Direktiva o vodama (eng. Water Framework Directive) 

PS ï persulfat 

PMS ï peroksimonosulfat 
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XIX  
 

REZIME   

Cilj ovog rada bio je da se u laboratorijskim uslovima ispitaju efekti 

unapreĽenih oksidacionih procesa (eng. advanced oxidation processes, AOPs) 

zasnovanih na generisanju hidroksil radikala (UV/H2O2 proces) i sulfatnih radikala 

(UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
 procesi ili SR-AOPs) na stepen i mehanizam oksidativne 

degradacije strukturno razliļitih 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 unapreĽenih oksidacionih procesa, uticaj vodenog matriksa (npr. 

prirodne organske materije (POM) i neorganski joni), kao i potencijalna toksiļnost 

sirove i tretirane vode pre i posle AOPs tretmana primenom Vibrio fischeri testa.  

Primenom direktne UV (eng. ultraviolet radiation, UV) fotolize zabeleģen je veĺi 

stepen degradacije alahlora u odnosu na 1,2,3-TCB, ġto se moģe pripisati njegovom 

relativno visokom kvantnom prinosu i molarnom apsorpcionom koeficijentu. U 

poreĽenju sa UV fotolizom, znatno efikasnija degradacija oba polutanta je 

postignuta primenom svih ispitivanih AOPs, usled oksidativnog napada visoko 

reaktivnih slobodnih radikala, HO
Å
 i SO4

Å-
, formiranih tokom UV/H2O2, UV/S2O8

2- 
i 

UV/HSO5
-
 procesa, na molekul 1,2,3-TCB i alahlora. Generalno, UV/S2O8

2-
 proces 

se pokazao kao najefikasniji za razgradnju oba polutanta u sintetiļkim vodenim 

matriksima obogaĺenim huminskim kiselinama (eng. humic acids, HA) i 

hidrogenkarbonatima, ġto se moģe pripisati veĺoj selektivnosti SO4
Å-
 u odnosu na 

HO
Å
 radikale prema organskom supstratu. Brzina razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora 

primenom AOPs opada sa porastom poļetne koncentracije huminske kiseline (2-

12 mg C/l DOC) i hidrogenkarbonata (100-500 mg/l) u vodi, pri ļemu konstanta 

brzine degradacije pseudo-prvog reda (k vrednost) opada u sledeĺem nizu u odnosu 

na proces: UV/S2O8
2-
 ι UV/HSO5

-
 ι UV/H2O2. PoreĽenjem sa dobijenim 

rezultatima u ultraļistoj dejonizovanoj vodi, zapaģa se da su obe ispitivane vrste 

ispoljile efekat Ăhvataļañ slobodnih radikala tokom ispitivanih AOPs. U sintetiļkom 

vodenom matriksu, zabeleģen je veĺi inhibitorni efekat huminskih kiselina u 

poreĽenju sa hidrogenkarbonatima na razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora primenom 

AOPs. TakoĽe, zabeleģena je dobra korelacija izmeĽu poļetne koncentracije HA i 

vrednosti za konstante brzine degradacije pseudo-prvog reda i koncentracije 

hidrogenkarbonata i k vrednosti za ispitivane polutante (R
2
=0,92-0,99). 

Najefikasnija razgradnja 1,2,3-TCB (do 99%) unapreĽenim oksidacionim procesima 

postignuta je primenom veĺe koncentracije oksidanata vodonik-peroksida, persulfata 

(PS) ili  peroksimonosulfata (PMS) (0,3 mM), dok je visok stepen razgradnje 

alahlora (>90%) zabeleģen i u sluļaju primene niģe koncentracije oksidanata  

(0,03 mM) i doze UV zraļenja od 1400 mJ/cm
2
, sa izuzetkom matriksa sa najveĺom 

koncentracijom HA (maksimalno 75-85% razgradnje ispitivanih polutanata).  

Stepen razgradnje ispitivanih polutanata u prirodnim vodenim matriksima 

primenom UV/H2O2 i UV/S2O8
2-
 procesa opada sa porastom pH (5-9,5), dok 

primenom UV/HSO5
-
 procesa raste u ispitivanom opsegu pH. U opsegu pH 5-7 

najefikasnija oksidativna razgradnja 1,2,3-TCB u prirodnim vodama (ι95%) 

postignuta je primenom UV/H2O2 procesa, odn. UV/S2O8
2-
 procesa u sluļaju 

alahlora, dok je u baznoj sredini najefikasnija razgradnja oba polutanta zabeleģena 



 

XX  
 

 primenom UV/HSO5
-
 procesa. U sluļaju tretmana podzemne vode, koju karakteriġe 

veĺi sadrģaj POM hidrofobnije prirode i veĺi alkalitet u odnosu na povrġinsku vodu 

uoļen je izraģeniji inhibitorni efekat na razgradnju oba polutanta primenom 

ispitivanih AOPs. Brzina razgradnje 1,2,3-TCB u prirodnim matriksima opada 

sledeĺim nizom: UV/H2O2 ι UV/HSO5
-
 ι UV/S2O8

2-
 (pH 5-7), odnosno: UV/HSO5

-
 

ι UV/H2O2 ι UV/S2O8
2-
 u baznoj sredini (pH 9,5). S druge strane, brzina razgradnje 

alahlora je opadala sledeĺim trendom: UV/S2O8
2- 
ι UV/H2O2 ι UV/HSO5

-
 na pH 5, 

odnosno: UV/HSO5
-
 ι UV/S2O8

2-
 ι UV/H2O2 na pH 8-9,5.  

Evaluiranjem eksperimentalnih rezultata primenom analize glavnih komponenti 

utvrĽeno je da na razgradnju 1,2,3-TCB u prirodnim vodama neġto znaļajniji uticaj 

ima poļetna koncentracija primenjenih oksidanata u odnosu na dozu UV zraļenja i 

poļetnu pH vrednost. Uticaj procesnih parametara na oksidativnu razgradnju 

alahlora je neġto izraģeniji u podzemnoj u odnosu na povrġinsku vodi, pri ļemu pH 

vredost ima najveĺi uticaj na stepen razgradnje. Razvijeni su i predloģeni prediktivni 

modeli za razgradnju 1,2,3-TCB i alahlora u prirodnim vodama, koji omoguĺavaju 

predviĽanje efikasnosti razgradnje organskih polutanta (%) uzimajuĺi u obzir 

promenljive (TOC, alkalitet, koncentracija oksidanata, pH, doza UV zraļenja) u 

ispitivanom opsegu procesnih i parametara kvaliteta voda. 

Predloģen je mehanizam razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora, kao i POM prisutnih u 

ispitivanim vodama, u prisustvu razliļitih oksidacionih vrsta generisanih tokom 

AOPs. Oksidativna razgradnja 1,2,3-TCB se odvija preko 2,3,4-trihlorfenola kao 

intermedijera, koji se tokom tretmana razgraĽuje do karboksilnih kiselina (sirĺetna, 

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 (sirĺetna, propionska i oksalna), kao krajnih 

produkata. Fotorazgradnjom POM smanjen je sadrģaj ukupnog organskog ugljenika 

za oko 40% u povrġinskoj, odn. oko 20% u podzemnoj vodi (pH 9,5). Najveĺi 

sadrģaj aldehida je zabeleģen u vodi tretiranoj UV/H2O2 procesom, gde se mahom 

generiġu hidroksil radikali i druge reaktivne kiseoniļne vrste. Primenom Vibrio 

fischeri testa utvrĽeno je da krajnji nusprodukti oksidativne razgradnje oba polutanta 

ne ispoljavaju znaļajniju toksiļnost (<10%). MeĽutim, izuzetak se javlja u 

pojedinim intermedijernim fazama UV/H2O2 i UV/HSO5
-
 (400-600 mJ/cm

2
;  

0,3 mM) tretmana sintetiļkog matriksa obogaĺenog huminskim kiselinama i 

prirodnim vodama, pri ļemu dolazi do naglog skoka toksiļnosti (maksimalno do 

70%), koji sa produģenjem reakcionog vremena opada. Razlog tome je verovatno 

oksidativna razgradnja POM u vodi, kao i moguĺe formiranje polarnijih 

intermedijera koji nisu identifikovani tokom istraģivanja. 

Evaluirajuĺi dobijene rezultate na osnovu efikasnosti razgradnje orgaskih 

polutanata i tehno-ekonomskog apsekta moģe se zakljuļiti da prednost ima neġto 

konvencionalniji  UV/H2O2 tretman u odnosu na SR-AOPs. MeĽutim, ukoliko se 

uzme u obzir i kvalitet obraĽene vode sa ekotoksikoloġkog aspekta, kao i potroġnja 

elektriļne energije po m
3
 vode, zapaģa se da UV/S2O8

2-
 proces moģe biti adekvatna 

alternativa oksidacionog tretmana UV/H2O2 procesu. 
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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/H2O2 process) and sulfate radicals (UV/S2O8
2- 

and UV/HSO5
- 
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
Å
 and SO4

Å-
, formed during the UV/H2O2, 

UV/S2O8
2- 

and UV/HSO5
-
 processes. Overall, the UV/S2O8

2-
 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 SO4
Å-
 relative to HO

Å
 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/S2O8
2- 
ι UV/HSO5

-
 

ι UV/H2O2. 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
2
 

= 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 mJ/cm
2
 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/H2O2 

and the UV/S2O8
2-
 processes decreased with increasing pH (5-9.5), while the 

efficacy of the UV/HSO5
-
 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 (ι95%) was achieved by applying the UV/H2O2 processes, while UV/S2O8
2-
 

process was the most effective for alachlor degradation. In basic pH conditions, the 

most efficient degradation of both pollutants was observed using the UV/HSO5
-
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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/H2O2 ι 

UV/HSO5
-
 ι UV/S2O8

2-
 (pH 5-7), and: UV/HSO5- ι UV/H2O2  ι UV/S2O8

2-
 in the 

basic medium (pH 9.5). On the other hand, the degradation rate of alachlor 

decreased by the following trend: UV/S2O8
2-
 ι UV/H2O2 ι UV/HSO5

-
 at pH 5, and 

additionally: UV/HSO5
-
 ι UV/S2O8

2-
 ι UV/H2O2 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/H2O2 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/H2O2 and UV/HSO5
-
 (400-600 mJ/cm

2
; 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/H2O2 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
3
 of treated water are also considered, the UV/S2O8

2-
 

process can be an effective alternative oxidative treatment to the UV/H2O2 process. 
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1. UVOD 

Poslednjih nekoliko decenija veliki znaļaj se pridaje prisustvu zagaĽujuĺih 

materija u ģivotnoj sredini usled znaļajnog rizika koji predstavljaju za kvalitet 

povrġinskih i podzemnih voda, kao potencijalnih resursa za vodosnabdevanje, ali i 

ģivotnu sredinu generalno. Organske zagaĽujuĺe materije (u daljem tekstu polutanti) 

u ģivotnu sredinu dospevaju na razliļite naļine: ispuġtanjem netretiranih ili 

nedovoljno preļiġĺenih otpadnih voda iz naselja i industrije, iz difuznih izvora 

zagaĽenja, meĽu kojima se posebno istiļu poljoprivredne aktivnosti. Problemi 

vezani za zagaĽivanje voda, ponovnu upotrebu voda i balansiranje raspoloģivim 

resursima za vodosnabdevanje su od globalnog znaļaja i pogaĽaju kako razvijene 

tako i nerazvijene krajeve sveta. 

 MeĽu zagaĽujuĺim materijama, posebna paģnja se posveĺuje prioritetnim 

polutantima regulisanim na meĽunarodnom i nacionalnom nivou usled toksiļnosti, 

perzistentnosti i bioakumulativnog potencijala, a samim tim i visokog rizika po 

ljudsko zdravlje i akvatiļnu biotu. Uzimajuĺi u obzir prioritetni status i ġiroku 

primenu u prethodnom periodu, za istraģivanja 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 

znaļajne su kako za kvalitet akvatiļnih ekosistema, tako i za kvalitet vode za piĺe 

("Sl. List SRJ", br. 42/98, 44/99 i 28/2019). 

 Trihlorbenzeni (1,2,3-, 1,2,4- i 1,3,5- izomeri) zauzimaju znaļajno mesto u 

proizvodnji herbicida, pigmenata i boja, kao intermedijeri. Trihlorbenzeni u ģivotnu 

sredinu dospevaju tokom proizvodnje, upotrebe ili zavrġne obrade, odlaganja otpada, 

iz sekundarnih izvora poput sagorevanja plastike, ali i kao posledica transformacije 

organohlornih pesticida i reduktivne dehlorinacije heksahlorbenzena. Izomeri 

trihlorbenzena najļeġĺe su detektovani intermedijeri degradacije lindanʘ u ģivotnoj 

sredini, ali mogu nastati i u tretmanu voda tokom procesa hlorisanja. 

 Alahlor (2-hlor-N-2,6-dietilfenil-N-(metoksimetil)acetamid) jedan je od najļeġĺe 

koriġĺenih herbicida u poljoprivredi iz grupe hloracetanilida. Alahlor i njegovi 

metaboliti detektovani su u povrġinskoj i podzemnoj vodi, zemljiġtu i bioloġkim 

uzorcima. Prema Agenciji za zaġtitu ģivotne sredine Sjedinjenih Ameriļkih Drģava, 

alahlor je klasifikovan kao veoma toksiļan endokrini disruptor i karcinogen grupe 

B2.  

 Kroz veliki broj istraģivanja sprovedenih u proteklom periodu potvrĽeno je da 

konvencionalni fiziļko-hemijski i bioloġki procesi nisu dovoljno efikasni da 

omoguĺe uklanjanje priroritetnih polutanata iz vode. U cilju odgovora na izazove 

koje nameĺe zagaĽenje voda, u toku protekle dve decenije posebna paģnja je 

posveĺena intenzivnom ispitivanju i primeni nove grupe procesa, poznatih kao 

unapreĽeni oksidacioni procesi (eng. advanced oxidation processes, AOPs). 
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 UnapreĽeni oksidacioni procesi se zasnivaju na in-situ generisanju visoko 

reaktivnih oksidacionih vrsta, kao ġto su hidroksil radikali (HO
Å
), koji su sposobni da 

putem neselektivnih lanļanih reakcija vrġe razgradnju gotovo svih organskih 

polutanata prisutnih u ģivotnoj sredini. Ovi procesi obuhvataju veliki broj razliļitih 

tehnika, ukljuļujuĺi primenu ultraljubiļastog (eng. ultraviolet, UV) zraļenja sa 

pogodnim oksidacionim sredstvima ili katalizatorima (tzv. fotohemijski AOPs), ġto 

omoguĺava njihovo usklaĽivanje sa razliļitim potrebama u tretmanu vode. 

 Posebno mesto meĽu AOPs, zauzima UV/H2O2 proces, koji predstavlja 

jednostavnu i efikasnu tehniku kojom se putem direktne UV fotolize i oksidacije 

generisanim neselektivnim hidroksil radikalima moģe postiĺi efikasna degradacija 

organskih polutanata do ugljen-dioksida, vode i neorganskih jona, kao krajnjih 

reakcionih proizvoda. Novije grupe AOPs obuhvataju procese kojima se pored HO
Å
, 

mogu generisati i druge oksidacione vrste, kao ġto su sulfatni radikali, odn. sulfatni 

radikalski anjon (SO4
Å-
) (eng. sulfate radical based AOPs, SR-AOPs). Iz grupe SR-

AOPs poslednjih godina intenzivirano je izuļavanje procesa zasnovanih na 

kombinaciji UV zraļenja sa persulfatom, odn. peroksidisulfatom (UV/S2O8
2-
 ili 

UV/PS proces) i peroksimonosulfatom (UV/HSO5
-
 ili UV/PMS proces) za 

degradaciju ġiroke palete mikropolutanata u vodi, ali i drugim uzorcima iz ģivotne 

sredine. Primena UV/S2O8
2-
 procesa ogleda se u generisanju SO4

Å-
, iz kojih se takoĽe 

putem lanļanih reakcija mogu formirati i HO
Å
 radikali. Ukoliko se primene na 

odgovarajuĺem mestu u tretmanu, AOPs mogu da unaprede tehnologiju pripreme 

vode i omoguĺe adaptiranje na varijacije u kvalitetu sirove vode, npr. usled 

ispuġtanja nepreļiġĺenih otpadnih voda, koriġĺenja zemljiġta u poljoprivredne svrhe, 

klimatskih promena itd. 

 Efikasnost razgradnje, odnosno degradacije organskih polutanata u vodi 

primenom AOPs u velikoj meri zavisi od sastava vodenog matriksa, ġto dodatno 

oteģava proces obrade vode. Shodno tome, prirodne organske materije (POM), 

hidrogenkarbonati/karbonati i druge neorganske materije mogu da se ponaġaju kao 

Ăhvataļiñ (eng. scavengers) slobodnih radikala formiranih tokom AOPs, umanjujuĺi 

na taj naļin efikasnost procesa. Potrebo je napomenuti da je u dostupnoj literaturi joġ 

uvek limitiran broj podataka o razgradnji organskih mikropolutanata odabranim za 

istraģivanja unapreĽenim oksidacinim procesima, naroļito 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 razliļitih procesnih parametara, 

kao ġto su pH, doza oksidanta, vreme tretmana, doza UV zraļenja, kako bi se u 

skladu sa specifiļnostima vode optimizovao proces i postigle najbolje performanse 

tretmana.  

 Primenom AOPs moģe doĺi do formiranja razliļitih degradacionih 

nusprodukata, od kojih neki mogu biti toksiļniji u odnosu na polazno jedinjenje. U 

kompleksnim vodenim matriksima veoma je teġko detektovati sve moguĺe 

oksidacione intermedijere/nusprodukte koji mogu nastati primenom AOPs. Kako bi 

bi se procenio kvalitet obraĽene vode sa aspekta toksiļnosti ļesto se primenjuju 

standardizovani ekotoksikoloġki testovi na razliļitim vrstama. 
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 U skladu sa navedenom problematikom, opġti cilj istraģivanja u okviru 

doktorske disertacije je bio ispitivanje degradacije strukturno razliļitih organskih 

polutanata 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora primenom fotohemijskih unapreĽenih 

oksidacionih procesa (UV/H2O2, UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
) u razliļitim vodenim 

matriksima. Kako bi se ġto realnije procenila moguĺnost primene navedenih procesa 

u tretmanu voda istraģivanja su sprovedena u laboratorijskim uslovima koristeĺi 

prirodne vode razliļitih karakteristika, povrġinsku (reļnu) i podzemnu, kao i 

sintetiļke vodene matrikse obogaĺene huminskim kiselinama, kao model 

supstancom POM, i hirogenkarbonatima. U skladu sa navedenim, specifiļni ciljevi 

istraģivanja bili  su: 

¶ Ispitivanje uticaja razliļitih reakcionih uslova unapreĽenih oksidacionih 
procesa (pH vrednost, koncentracija oksidacionih agenasa i doza UV 

zraļenja) na stepen i kinetiku oksidativne degradacije ispitivanih polutanata 

primenom AOPs (UV/H2O2, UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
); 

¶ Bolje razumevanje uticaja vodenog matriksa, odn. kompetirajuĺih 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;  

¶ Identifikacija glavnih puteva degradacije i nusprodukata razgradnje 

organskih polutanata i POM u vodi, u prisustvu razliļitih oksidacionih vrsta 

generisanih tokom unapreĽenih oksidacionih procesa (npr. hidroksil i 

sulfatni radikali); 

¶ Procena potencijalne toksiļnosti intermedijera nusprodukata oksidacije 

organskih materija u razliļitim fazama tretmana primenom 

ekotoksikoloġkog testa sa bakterijama Vibrio fischeri. 

 Na osnovu rezultata dobijenih istraģivanjima, evaluiran je i uticaj fiziļko-

hemijskih karakteristika ispitivanih polutanata na efikasnost i brzinu razgradnje 

unapreĽenim oksidacionim procesima. U cilju boljeg razumevanja najznaļajnijih 

procesnih parametara, koji utiļu na efikasnost oksidativne razgradnje ispitivanih 

prioritetnih supstanci u prirodnim vodama primenom UV/H2O2 i SR-AOPs 

sprovedena je i analiza glavnih komponenti (PCA analiza). Predloģen je i prediktivni 

model za razgradnju ispitivanih prioritetnih supstanci u vodi, u zavisnosti od 

procesnih parametara, sadrģaja POM i alkaliteta. 
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2. OPĠTI DEO 

2.1. Organske zagaĽujuĺe materije u ģivotnoj sredini 

 Jedan od najveĺih izazova XXI veka je prisustvo sve veĺeg broja strukturno 

razliļitih organskih zagaĽujuĺih materija (u daljem tekstu organski polutanti) u 

ģivotnoj sredini. Organski polutanti prisutni su u svim segmentima ģivotne sredine 

ukljuļujuĺi vodu, vazduh, zemljiġte i sediment. MeĽu najznaļajnijim polutantima, 

koji u najveĺoj meri naruġavaju kvalitet ģivotne sredine, nalaze se pesticidi, 

herbicidi, kao i proizvodi njihove degradacije, industrijske hemikalije, farmaceutici, 

proizvodi za liļnu higijenu, usporivaļi gorenja i dr. (Rathi i sar., 2021). U ģivotnu 

sredinu dospevaju mahom antropogenim putem, pri ļemu su njihove koncentracije u 

vodenim ekosistemima obiļno u tragovima (tj. reda veliļine izmeĽu ng/l i Õg/l, zbog 

ļega su poznati i kao mikropolutanti (eng. micropollutants, MPs) (Kiejza i sar., 

2021). Organski mikropolutantni dodatno privlaļe paģnju nauļne i struļne javnosti 

zbog svoje ļeste pojave u vodenoj sredini, ļak i nakon primene konvencionalnih 

tehnologija za tretman vode i otpadnih voda.  

 Ponaġanje i sudbina mikropolutanata u ģivotnoj sredini zavise od njihovih 

fiziļko-hemijskih osobina (npr. hidrofobnost, biodegradabilnost, isparljivost itd.), 

primenjenog tretmana i procesa u ģivotnoj sredini (npr. adsorpcija, jonska izmena, 

bioloġka degradacija, oksidacija-redukcija itd.) i uslova okoline (npr. pH, 

temperatura itd.). Fiziļko-hemijske osobine organskih mikropolutanata zavise od 

strukture molekula, ġto ukazuje na ļinjenicu da u ģivotnu sredinu dospevaju 

jedinjenja koja nisu perzistentna i ispoljavaju nizak stepen toksiļnosti, kao i 

jedinjenja sa visokim stepenom toksiļnosti i  perzistentnosti poznati kao perzistentni 

organski polutanti (Rogowska i sar., 2020).  

 OdreĽeni mikropolutantni se neprekidno ispuġtaju u akvatiļne ekosisteme ili 

formiraju toksiļne nusproizvode (bio)transformacijom u vodenoj sredini. Primeĺeno 

je da mnogi mikropolutantni mogu ispoljavati znaļajne toksiļne efekte, ġto je jedan 

od kljuļnih problema sa kojima se ļoveļanstvo suoļava (Yang i sar., 2021). Prema 

tome, dugotrajni i nekontrolisan kontakt sa mikropolutantnima moģe dovesti do 

nepovratnih promena u ģivotnoj sredini i ekokosistemima, izazivajuĺi mutacije i 

ozbiljne poremeĺaje u funkcionisanju ģivih organizama (Zdarta i sar., 2022). 

 Iz grupe organskih MPs posebno se istiļu jedinjenja koja se nalaze na listi 

prioritetnih supstanci prema Okvirnoj Direktivi o vodama EU (Direktiva 

2013/39/EU) i predstavjaju znaļajan rizik za biljni i ģivotinjski svet akvatiļne 

sredine, kao i rizik po ljudsko zdravlje (Gorito i sar., 2017; Rodriquez-Narvaez i 

sar., 2017; Teodosiu i sar., 2018). 

 U cilju zaġtite i oļuvanja 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 poboljġanje kvaliteta svih vodnih 

resursa. Direktiva 2008/105/EC predstavlja dopunjenu verziju Direktive 2000/60/EC 

koja Aneksom X definiġe listu od 33 prioritetne i 8 drugih supstanci, koje su 
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znaļajne zbog visoke toksiļnosti, perzistentnosti i visokog bioakumulacionog 

potencijala u ģivotnoj sredini, a u skladu sa odredbama i ciljevima WFD. Standardi 

kvaliteta ģivotne 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 hroniļnim uticajima na vodenu sredinu i zdravlje 

ljudi, koji se izraģava kao godiġnja proseļna vrednost (nivo koji obezbeĽuje zaġtitu 

od dugotrajne izloģenosti) i/ili maksimalno dozvoljene koncentracije (nivo koji 

obezbeĽuje zaġtitu od kratkotrajnog izlaganja). Nedavno usvojenom Direktivom 

2013/39/EU izvrġene su izmene i dopune Direktiva 2000/60/EC i 2008/105/EC u 

odnosu na prioritetne supstance na podruļju vodne politike. Direktiva 2013/39/EU 

promoviġe preventivno delovanje i princip zagaĽivaļ plaĺa, identifikaciju uzroka 

zagaĽenja, reġavanje problema emisije na izvoru i konaļno razvoj inovativnih 

tehnologija za preļiġĺavanje voda/otpadnih voda, izbegavajuĺi skupa tehnoloġka 

reġenja. Konkretno, znaļajno poboljġanje okvirne politike o vodama postignuto je 

izmenom liste prioritetnih supstanci prethodno definisanih Direktivom 

2008/105/EC, pri ļemu su: (i) identifikovane nove prioritetne supstance,  

(ii ) definisani su EQS vrednosti za nove supstance koje bi trebalo ostvariti do kraja 

2027. god., (iii) revidirane EQS vrednosti za postojeĺe prioritetne supstance koje bi 

trebalo ostvariti do kraja 2021. god. i (iv) definisane EQS vrednosti za biotu za neke 

postojeĺe i novoutvrĽene supstance.  

 Direktiva 2013/39/EU obuhvata 45 prioritetnih supstanci ili grupa supstanci sa 

definisanim EQS vrednostima, ukljuļujuĺi 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), rastvaraļe (dihlormetan, dihloretan, trihlormetan, 

ugljentetrahlorid), hlorovane benzene, perfluoroktan sulfonsku kiselinu i njene 

derivate (PFOS), polihlorovane bifenile (PCB), policikliļne aromatiļne 

ugljovodonike (PAH), nonilfenol i oktilfenol, organokalajna jedinjenja, dioksine i 

jedinjenja sliļna dioksinu, bromovane difeniletre (BDE), heksabrom-ciklododekan, 

bis(2-etilheksil)ftalat.  

 Buduĺi da je kroz brojna istraģivanja izraģena zabrinutost zbog kontaminacije 

ģivotne sredine i drugim grupama polutanata, kao ġto je npr. kontaminacija zemljiġta 

i vode farmaceuticima, pojaļana je i procena rizika od medicinskih proizvoda za 

vodenu sredinu, u cilju zaġtite akvatiļnih ekosistema i zdravlja ljudi. Evropska 

komisija utvrĽuje listu praĺenja supstanci za koje je potrebno prikupiti podatke 

monitoringom, kao osnove za buduĺe odreĽivanje prioriteta. Odabir supstanci koje 

treba ukljuļiti na listu praĺenja vrġi se na osnovu dostupnih informacija koje ukazuju 

na znaļajan rizik za vodene ekosisteme ili rizik koji se putem njih prenosi. Ova lista 

obuhvata najviġe 10 supstanci ili grupa supstanci sa navedenim informacijama o 

medijumu praĺenja i odgovarajuĺim metodama analize. Na primer, postoji 

preporuka da se u prvu listu praĺenja uvrste farmaceutski proizvodi diklofenak, 

sintetiļki hormon 17-alfa-etinilestradiol (EE2), kao i prirodni hormon 17-beta-

estradiol (E2). Neke perzistentne, bioakumulativne i toksiļne supstance mogu da 

perzistiraju dug vremenski period u akvatiļnoj sredini, ļak i nakon preduzimanja 
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mera za smanjenje ili potpuno ukidanje emisije. Neke od njih se takoĽe mogu 

prenositi na velike udaljenosti, te su uglavnom sveprisutne u ģivotnoj sredini, ġto ih 

svrstava na listu prioritetnih hazardnih supstanci i to je veoma vaģno da se uzme u 

obzir. Velika paģnja se danas pridaje i praĺenju takozvanih emergentnih polutanata 

(eng. emerging pollutants), koji nisu ukljuļeni u redovan monitoring program i nisu 

regulisani na meĽunarodnom i nacionalnom nivou, ali postoji indikacija da mogu 

imati negativne (eko)toksikoloġke efekte po akvatiļne ekosisteme i biotu, te je za 

ovakve supstance neophodno dodatno praĺenje i izuļavanje ponaġanja, sudbine i 

efekata u ģivotnoj sredini (Ribeiro i sar., 2015; Teodosiu i sar., 2018). 

 2.1.1. Hlorovani benzeni 

 Hlorovani benzeni (eng. chlorinated benzenes, CBs) su grupa cikliļnih 

aromatiļnih jedinjenja, gde su jedan ili viġe 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 izmeĽu 

predstavnika ove grupe polutanata ukljuļuju broj atoma hlora koje poseduju, kao i 

njihov poloģaj na benzenovom prstenu, ġto uslovljava razliļite fiziļko-hemijske 

karakteristike i pojavu izomera. Prema tome, hemijske osobine CBs variraju u 

zavisnosti od broja supstituisanih atoma hlora na benzenovom prstenu. Sa 

poveĺanjem broja supstituisanih atoma hlora na benzenovom prstenu raste i stepen 

hidrofobnosti CBs. Rastvorljivost u vodi se kreĺe od 0,005 mg/l za heksahlorbenzen 

do 484 mg/l za hlorbenzen, dok je koeficijent raspodele oktanol-voda (log Kow) u 

opsegu od 2,8 za hlorbenzen do 5,5 za heksahlorbenzen. Napon pare za hlorbenzen 

je visok (1,58 kPa) i opada sa poveĺanjem broja atoma hlora, odn. na 0,0003 kPa za 

HCB. Na osnovu navedenih osobina, niģi hlorovani benzeni imaju tendenciju da 

isparavaju, dok benzeni sa veĺim brojem supstituisanih atoma hlora imaju 

tendenciju da se sorbuju na ļesticama zemljiġta i sedimenta (Field i Sierra-Alvarez, 

2007). CBs su hemijski neaktivni i generalno stabilni u ģivotnoj sredini. Zbog visoke 

elektronegativnosti atoma hlora, CBs su otporni na razliļite reakcije razgradnje, 

ukljuļujuĺi oksidaciju, hidrolizu, dehlorinaciju itd. (Brahushi i sar., 2017). 

 Prema dostupnoj literaturi, CBs su detektovanu u svim segmentima ģivotne 

sredine, zemljiġtu, vodi, vazduhu i sedimentu. CBs se koriste u velikim koliļinama 

kao industrijski rastvaraļi, pesticidi, dielektriļne teļnosti, hemijski intermedijeri itd.  

Zbog fiziļko-hemijskih karakteristika, parcijalne isparljivosti i biorazgradljivosti, 

kao i intenzivne upotrebe u industriji i poljoprivredi, hlorovani benzeni su ġiroko 

zastupljeni polutanti u ģivotnoj sredini (Yuan i sar., 2020). Ova grupa jedinjenja se 

ļesto detektuje u industrijskim oblastima, kao rezultat njihovog nepravilnog 

odlaganja ili sluļajnog ispuġtanja, i ukljuļena su na listu prioritetnih opasnih 

supstanci 2019. godine od strane Agencije za zaġtitu ģivotne sredine Sjedinjenih 

Ameriļkih Drģava (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- i 1,2,4-) (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 moguĺnosti ispoljavanja toksiļnih 

efekata po ģive organizme (Liew i Lee, 2021). Pored toga, hlorovani benzeni su ļak i 

pri niskim koncentracijama klasifikovani kao visoko toksiļna jedinjenja sliļna 

perzistentnim organskim polutantima i njihova toksiļnost obiļno raste sa porastom 

broja supstituisanih atoma hlora (Yuan i sar., 2020).   

 Iz grupe CBs posebno se izdvajaju trihlorbenzeni (eng. trichlorobenzenes, 

TCBs), koji se prema poloģaju atoma hlora na benzenovom prstenu javljaju u vidu 

tri strukturno razliļita 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 fiziļko-hemijske osobine ovog jedinjenja. 1,2,3-TCB je bela kristalna 

supstanca na sobnoj temperaturi. Karakteriġe ga relativno mala rastvorljivost u vodi 

(18 mg/l na 25ÜC), kao i u etanolu, meĽutim, veoma je rastvorljiv u etru, benzenu, 

ugljen-disulfidu. Koeficijent raspodele oktanol-voda izraģen kao log Kow iznosi 4,04, 

a napon pare je umeren (17,3 Pa na 25°C) (Ramasahayam, 2014). 

        

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

Tabela 1. Fiziļko-hemijske karakteristike 1,2,3-trihlorbenzena 

Karakteristike  Merna jedinica Vrednost 

Molekulska formula - C6H3Cl3 

Molarna masa g/mol 181,45 

Izgled - bela kristalna supstanca 

Taļka topljenja ºC 53-54 

Taļka kljuļanja ºC 218 

Rastvorljivost u vodi na 25ºC mg/l 18 

logKow - 4,04 

Napon pare na 25ºC Pa  17,3 

 TCBs se koriste kao intermedijeri u proizvodnji herbicida, pigmenata i boja 

(Ramasahayam, 2014). Detektovani su u razliļitim koncentracijama od ng/l do Õg/l 

u ģivotnoj sredini (voda, zemljiġte, sediment) (Li i sar., 2018). U ģivotnu sredinu 

TCBs dospevaju tokom njihove proizvodnje, upotrebe ili zavrġne obrade, odn. 

tokom odlaganja otpada, ili iz sekundarnih izvora poput sagorevanja plastike. Ova 

jedinjenja se u ģivotnoj sredini javljaju i kao posledica transformacije organohlornih 

pesticida i reduktivne dehlorinacije heksahlorbenzena (Brahushi i sar., 2007). 
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Predstavljaju jedan od najļeġĺih 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 toksiļnost, ġto ih svrstava 

na listu prioritetnih supstanci prema Okvirnoj Direktivi o vodama EU (Directive 

2008, 2013). TakoĽe, TCBs su regulisani i na nacionalnom nivou, Uredom o 

graniļnim vrednostima prioritetnih i prioritetnih hazardnih supstanci koje zagaĽuju 

povrġinske vode i rokovima za njihovo dostizane (Sl. Glasnik RS, 24/2014). 

Relevantni su polutanti i za kvalitet vode za piĺe, a njihova maksimalno dozvoljena 

koncentracija od 0,02 mg/l regulisana je Pravilnikom o higijenskoj ispravnosti vode 

za piĺe (Sl. SRJ 42/1998-4, 44/1999-19 i RS 28/2019). 

 2.1.2. Hloracetanilidi 

 Hloracetanilidni herbicidi, kao ġto su alahlor, butahlor, metolahlor itd. 

predstavljaju ġiroko koriġĺenu grupu pesticida. Ļesto su detektovani u podzemnim i 

povrġinskim vodama i ispoljavaju toksiļnost za ġirok spektar organizama. Izlaganje 

ovoj grupi herbicida, ļak i pri veoma niskim koncentracijama, putem kontaminirane 

vode ili poljoprivrednih proizvoda predstavlja veliki rizik za ljudsko zdravlje i 

ģivotnu sredinu (Gideon i sar., 2021). 

 U nastavku ĺe biti stavljen akcenat na alahlor (2-hlor-N-(2,6-dietilfenil)-N-

metoksimetilacetamid), iz razloga ġto je jedan od najļeġĺe koriġĺenih herbicida u 

poljoprivredi. Na slici 2 prikazana je strukturna formula alahlora, a u tabeli 2 date su 

njegove fiziļko-hemijske osobine.  

 

Slika 2. Strukturna formula alahlora   

 Alahlor je kristalni prah ģuto-smeĽe boje, bez mirisa, veoma rastvorljiv u vodi 

(242 mg/l na 25°C), sa malim potencijalom za adsorbovanje na ļvrste povrġine (log 

Kow 3,52). Podleģe parcijalnoj biorazgradnji i fotodegradaciji (Ghani i sar., 2021). 

Alahlor se koristi kao sredstvo za suzbijanje jednogodiġnjih trava i ġirokolisnih 

korova u usevu kukuruza, ġeĺerne 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, ukljuļujuĺi i 

ļesmensku vodu i to u koncentracijama od 1,0 do 270 Õg/l. Alahlor je detektovan i u 

podzemnim vodama u SAD-u u koncentracionom opsegu od 0,1-16,6 µg/l (WHO, 
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2017). Prema standardima EU i nacionalnim standardima Republike Srbije 

dozvoljena koncentracija alahlora u vodi za piĺe iznosi od 0,1 Õg/l (Sl. SRJ 42/1998-

4, 44/1999-19 i RS 28/2019). Alahlor se takoĽe nalazi i na listi prioritetnih supstanci 

Okvirne Direktive o vodama EU (Directive 2008, 2013) zbog svoje perzistentnosti, 

bioakumulativnosti i toksiļnosti. 

Tabela 3. Fiziļko-hemijske karakteristike alahlora 

Karakteristike  Merna jedinica Vrednost 

Molekulska formula - C14H20ClNO2 

Molarna masa g/mol 269,77 

Izgled - 
kristalna supstanca  

ģute (smeĽe) boje 

Taļka topljenja ºC 41 

Taļka kljuļanja ºC 105 

Rastvorljivost u vodi na 25ºC mg/l 242 

logKow - 3,52 

Napon pare na 25ºC Pa 2,9 x 10
-3
 

pKa na 25ºC - 0,62 

 Prisustvo alahlora u ģivotnoj sredini je ġtetno, zbog toga ġto negativno utiļe na 

ģivot razliļitih organizama ukljuļujuĺi ģivotinje, biljke, mikrobe, pa ļak i ljudska 

biĺa (Mendes i sar., 2017).  

 Agencija za zaġtitu ģivotne sredine Sjedinjenih Ameriļkih Drģava klasifikovala 

je alahlor kao karcinogen grupe B2, a prepoznat je i kao visoko toksiļni endokrini 

disruptor (Wang i sar., 2020). Ova supstanca ispoljava toksiļne i genotoksiļne 

efekte, ġto za posledicu ima razvoj karcinoma i mutagenosti na laboratorijskim 

ģivotinjama, a postoje dokazi da doprinosi i neplodnosti (Ballesteros Martín i sar., 

2008). 

2.2. Primena unapreĽenih oksidacionih procesa u tretmanu voda 

U cilju odgovora na izazove koje nameĺe zagaĽenje voda, u toku protekle dve 

decenije posebna paģnja je posveĺena intenzivnom ispitivanju i primeni nove grupe 

procesa, poznatih kao unapreĽeni oksidacioni procesi (eng. advanced oxidation 

processes, AOPs). AOPs se zasnivaju na generisanju visoko reaktivnih oksidativnih 

vrsta, kao ġto su hidroksil radikali, koji su sposobni da putem lanļanih reakcija vrġe 

razgradnju gotovo svih organskih polutanata prisutnih u ģivotnoj sredini. Ukoliko se 

primene na odgovarajuĺem mestu u tretmanu, AOPs mogu da unaprede tehnologiju 

pripreme vode i omoguĺe adaptiranje na varijacije u kvalitetu sirove vode  

(npr. usled ispuġtanja nepreļiġĺenih otpadnih voda, koriġĺenja zemljiġta u 

poljoprivredne svrhe, klimatskih promena itd.). AOPs obuhvataju veliki broj 

razliļitih procesa, ukljuļujuĺi primenu ultraljubiļastog (UV) zraļenja sa pogodnim 

oksidacionim sredstvima ili katalizatorima, ġto omoguĺava njihovo usklaĽivanje sa 

razliļitim potrebama u tretmanu vode (Giannakis i sar., 2021). 
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 Zahvaljujuĺi svojoj superiornosti, AOPs su prepoznati kao efikasne i ekonomski 

ļesto veoma isplative tehnologije za remedijaciju ģivotne sredine. AOPs se mogu 

uspeġno primeniti u tretmanu povrġinskih voda, podzemnih voda, vode za piĺe, 

komunalnih i industrijskih otpadnih voda, industrijskih i komunalnih muljeva, 

ocednih voda sa deponija, kao i u savremenim procesima remedijacije zagaĽenog 

zemljiġta. 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, veĺe brzine 

reakcija i visokog oksidacionog potencijala koji dovodi do smanjenja toksiļnosti i 

potpune mineralizacije organskih zagaĽujuĺih materija (Titchou i sar., 2021; Molnar 

Jaziĺ i sar., 2020).  

 2.2.1. Fotohemijski unapreĽeni oksidacioni procesi 

 Za primenu fotohemijskih unapreĽenih oksidacionih procesa jedan od 

najvaģnijih elemenata je izvor zraļenja. Ultraljubiļasto zraļenje ili vidljiva svetlost 

mogu inicirati fotohemijske reakcije, rezultujuĺi raskidanjem hemijskih veza u 

molekulu polutanta, ġto dovodi do formiranja manjih molekula veĺe 

biodegradabilnosti. Fotohemijski AOPs zasnovani na primeni UV zraļenja obiļno se 

dele na UV-indukovanu oksidaciju i UV-katalizovanu oksidaciju (Zhang i sar., 

2022). 

 Homogeni fotohemijski AOPs generalno obuhvataju kombinaciju UV zraļenja 

sa vodonik-peroksidom, ozonom, hlorom, persulfatom (PS) i peroksimonosulfatom 

(PMS). Predstavljaju obeĺavajuĺe tehnike za degradaciju ġirokog sprektra 

mikropolutanata usled formiranja radikalskih vrsta kao ġto su: hidroksil radikali 

(HO
Å
) i druge reaktivne kiseoniļne vrste (eng. reactive oxygen species, ROS, kao ġto 

su superoksidni radikalski anjoni (O2
Å-
), hidroperoksil radikali (HO2

Å-
), triplet 

kiseonika (
3
O2), radikali hlora (Cl

Å
) i sulfatni radikalski anjon (SO4

Å-
) (u daljem 

tekstu sulfatni radikali) (Gmurek i sar., 2017; Zhang i sar., 2022).  U ovom 

poglavlju biĺe prikazani osnovni principi i mehanizam, kao i najvaģniji faktori, koji 

utiļu na efikasnost primene UV/H2O2 procesa, kao AOPs koji se zasniva na 

generisanju hidroksil radikala (eng. hydroxyl radical based AOP, HR-AOP) i 

procesa kojima se pored hidroksil radikala generiġu i sulfatni radikali (eng. sulfate 

radical based AOPs, SR-AOPs), ukljuļujuĺi UV aktivaciju persulfata (UV/S2O8
2-
 

proces) i peroksimonosulfata (UV/HSO5
-
 proces). 

 2.2.1.1. UV fotoliza 

 Fotohemijski procesi koji ukljuļuju primenu UV zraļenja mogu unaprediti 

degradaciju organskih polutanata putem direktne ili indirektne fotolize. MeĽutim, 

doze UV zraļenja koje se koriste za dezinfekciju su relativno niske i retko mogu da 

obezbede efikasno uklanjanje mikropolutanata iz vode za piĺe ili otpadne vode. 

Ultraljubiļasto zraļenje se obiļno definiġe kao elektromagnetno zraļenje razliļitih 
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talasnih duģina (npr. od 10-400 nm) i moģe se podeliti u sledeĺe kategorije: UV-A, 

UV-B, UV-C i vakuum UV (Papagiannaki i sar., 2020).  Za primenu UV fotolize u 

tretmanu voda najznaļajniji je opseg UV zraļenja 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 

postiģe se efikasnija degradacija polutanata u poreĽenju sa UV-A fotolizom zbog 

veĺe energije UV-C zraļenja. Dostupan je znaļajno veĺi broj istraģivanja primene 

UV-C fotolize (ɚ=254 nm) u tretmanu voda u odnosu na tretman UV-A zraļenjem 

(ɚ=365 nm) (Tufail i sar., 2021). 

 Fotodegradacija moģe biti direktno izazvana apsorpcijom UV zraļenja od strane 

molekula (M), pri ļemu molekul dobija odreĽenu koliļinu energije i prelazi u viġe 

energetsko stanje (M
*
) (pobuĽeno ili ekcitovano stanje). Razlika energije izmeĽu 

osnovnog i pobuĽenog stanja zavisi od apsorbovane energije hɜ, gde ɜ oznaļava 

frekvenciju apsorbovanog zraļenja, a h je Plankova konstanta. Molekul se u 

pobuĽenom stanju zadrģava vrlo kratko, nakon ļega se vraĺa u osnovno stanje 

dajuĺi razliļite proizvode. Da bi se vratio u osnovno energetsko stanje, viġak 

energije molekul moģe predati okolini u vidu toplote (neradijacioni procesi). 

MeĽutim, molekul moģe da preĽe u osnovno stanje i emitovanjem odgovarajuĺe 

koliļine energije (radijacioni procesi) (Molnar Jaziĺ i sar., 2020).  

 Dakle, direktna fotoliza podrazumeva direktnu apsorpciju fotona od strane 

molekula pri ļemu 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 (ʌ) i molarnog apsorpcionog koeficijenta (Ů). 

Apsorpcioni spektar zavisi od molekulske strukture jedinjenja koja apsorbuju 

zraļenje, kao i od interakcija izmeĽu jedinjenja i rastvaraļa (vode). Jedinjenja koja 

apsorbuju UV zraļenje obiļno sadrģe dvostruke veze ili konjugovane dvostruke 

veze, ukljuļujuĺi atome ugljenika, azota i kiseonika i karakteriġu se delokalizovanim 

-́elektronima. Ovakvi sistemi nazivaju se hromofore. Polutanti ģivotne sredine 

sadrģe hromoforne strukture, ukljuļujuĺi alkene, aromatiļna i heterocikliļna 

jedinjenja, aldehide, ketone, karboksilne kiseline, tekstilne boje, nitro i nitrozo-

derivate itd. Za primenu direktnih fotohemijskih procesa u zaġtiti ģivotne sredine 

potrebno je odrediti kvantni prinos reakcije koji obuhvata sve reakcije pri datim 

uslovima koje vode razgradnji polutanta, kao rezultat apsorpcije zraļenja od strane 

polutanta u sistemu. Vrednost kvantnog prinosa se moģe definisati odnosom izmeĽu 

ukupnog broja molova fotohemijski razgraĽenog polutanta i ukupnog broja molova 

fotona apsorbovanog od strane polutanta u sistemu za odreĽenu talasnu duģinu. 

Direktna fotoliza se moģe efikasno primeniti samo za one polutante koji imaju visok 

molarni apsorpcioni koeficijent i kvantni prinos (Ye i sar., 2021). 
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 Pored fiziļko-hemijskih osobina samih polutanata i primenjene doze UV 

zraļenja na efikasnost degradacije UV fotolizom mogu uticati sledeĺi faktori: izvor 

UV zraļenja, pH vrednost i sastav vodenog matriksa. 

 Izvor UV zraļenja. Za UV fotolizu najļeġĺe koriġĺeni izvori UV zraļenja su 

ģivina lampa niskog pritiska (eng. low pressure mercury lamp, LP-UV) i ģivina 

lampa srednjeg pritiska (eng. medium pressure mercury lamp, MP-UV). LP-UV 

obiļno se proizvode za germicidne, odn. dezinfekcione svrhe, rade pri ambijentalnoj 

temperaturi (obiļno do 40ÜC) i emituju monohromatsko zraļenje najveĺim delom na 

253,7 nm (85-90%) i svega 7-10% na 185 nm. MP-UV su polihromatski izvori 

zraļenja sa emisionim spektrom u ġirokom opsegu talasnih duģina, od VUV do IR 

oblasti. MP-UV se ļesto primenjuju kao izvor zraļenja u raznim fotohemijskim 

aplikacijama, ukljuļujuĺi tretman razliļitih polutanata (Li i sar., 2019; Tran i sar., 

2022). Navedeni izvori UV zraļenja imaju najġiru primenu u unapreĽenim 

oksidacionim procesima. 

 pH vrednost. pH vode moģe u velikoj meri uticati na efikasnost direktne fotolize 

organskih polutanata u vodi. pKa vrednost utiļe na distribuciju protonovanih i/ili 

deprotonovanih oblika ciljnog jedinjenja, koji mogu imati razliļita svojstva 

apsorpcije i kvantne prinose, ali i u vodi prisutnih prirodnih organskih materija 

(POM) (Ye i sar., 2021). 

 Sastav vodenog matriksa. Vodeni matriks moģe 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 zraļenja, pri ļemu 

moģe doĺi do formiranja nusprodukata POM. OdreĽeni konstituenti otpadnih voda 

mogu poveĺati brzinu degradacije odreĽenih polutanata putem indirektne fotolize, 

odnosno posredstvom ROS, koji nastaju fotoaktivacijom organskih materija 

prisutnih u vodenom matriksu.  

 Nitrati takoĽe imaju vaģnu ulogu u tretmanu sa UV zraļenjem. U prisustvu 

nitrata, pod dejstvom UV-C fotolize, moģe doĺi do generisanja HO
Å
 i azot-dioksid 

radikala (NO2
Å
) (reakcije 1-5), koji mogu ubrzati degradaciju nekih organskih 

polutanata (Lado Ribeiro i sar., 2019; Tufail i sar., 2021).   

NO3
-
 + hɜ Ÿ NO2

-
 + O

Å-
 (1) 

NO3
- 
+ hɜ Ÿ O

Å-
 + NO2

Å
                                                 (2) 

O
Å-
 + H2O Ÿ 2HO

Å 
                                                        (3) 

O
Å-
 + H2O Ÿ HO

Å 
+ HO

-
 (4) 

NO2
Å
 + H2O Ÿ NO2

-
 + NO3

- 
+ 2H

+
 (5) 

 Promotivni efekat nitrata je primeĺen tokom degradacije nekoliko fenolnih 

jedinjenja (Casto i sar., 2017), citostatiļkih 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 znaļajan promotivni efekat NO3
-
 za 
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jedinjenja koja prate mehanizam indirektne degradacije, dok je uticaj nitrata bio 

znatno manji za jedinjenja koja su podloģnija direktnoj fotolizi.  

 2.2.1.2. UV/H2O2 proces 

 Kombinacija UV zraļenja i vodonik-peroksida (UV/H2O2) je jedan od najļeġĺe 

primenjivanih homogenih fotohemijskih unapreĽenih oksidacionih procesa u 

tretmanu voda ukljuļujuĺi vodu za piĺe, podzemne i otpadne vode. Smatra se jednim 

od najznaļajnijih fotohemijskih HR-AOPs u tretmanu voda. Tokom ovog procesa 

dolazi do generisanja visoko reaktivnih hidroksil radikala i drugih ROS, koja nastaju 

homolitiļkim cepanjem veza u molekulu H2O2 pod dejstvom UV zraļenja (Miklos i 

sar., 2018; Lado Ribeiro i sar., 2019; Zhao i sar., 2021). Reakcije (6-10) opisuju 

inicijaciju, propagaciju i terminaciju radikalskih lanļanih reakcija. UV/H2O2 proces 

predstavlja pogodno tehnoloġko reġenje za degradaciju organskih polutanata sa 

malom reaktivnoġĺu prema ozonu, kao i za tretman otpadnih voda sa visokom 

koncentracijom bromida, s obzirom da tokom UV/H2O2 procesa ne dolazi do 

formiranja bromata (Lado Ribeiro i sar., 2019).  

H2O2 + hv Ÿ 2HO
Å  
 (6) 

H2O2 + HO
Å 
Ÿ HO2

Å
 + H2O (7) 

H2O2 + HO2
Å
 Ÿ HO

Å
 + O2 + H2O   (8) 

2HO2
Å
 Ÿ H2O2 + O2                                                  (9) 

HO
Å 
+ HO2

Å 
Ÿ O2 + H2O (10) 

 U skladu sa navedenim, reakcije oksidacije koje se odvijaju tokom UV/H2O2 

procesa zasnivaju se na dva osnovna mehanizma koja obuhvataju direktnu fotolizu i 

oksidaciju hidroksil radikalima, koji se formiraju fotolitiļkim razlaganjem vodonik-

peroksida (Cardoso i sar., 2021).   

 Kvantni prinos generisanih HO
Å 
radikala i molarni apsorpcioni koeficijent H2O2 

(ɚ=254 nm) iznose 1,0 mol/Einstein i 18,6 M
-1
 cm

-1
, redom (He i sar., 2019). Zbog 

niskog molarnog apsorpcionog koeficijenta H2O2 neophodno je da koncentracija 

vodonik-peroksida bude optimizovana kako bi se generisalo dovoljno slobodnih HO
Å
 

radikala u rastvoru koji sadrģi razliļite konstituente i snaģne apsorbere fotona. 

S obzirom da vodonik-peroksid slabo apsorbuje UV zraļenje, mora se primeniti 

odgovarajuĺa koncentracija H2O2 i dovoljno velika doza UV zraļenja kako bi se u 

sistemu generisala ģeljena koliļina HO
Å
. MeĽutim, H2O2 primenjen u 

koncentracijama veĺim od optimalne moģe da stupi u reakciju sa formiranim 

hidroksil radikalima, tj. da se ponaġa kao Ăhvataļñ HO
Å
 (reakcije 7-10) umanjujuĺi 

time efikasnost procesa degradacije ciljnih polutanata (Lado Ribeiro i sar., 2019). 

Molarni apsorpcioni koeficijent konjugovane baze vodonik-peroksida HO2
-
  

(pKa = 11,7) mnogo je veĺi (240 M
-1
cm

-1
) u poreĽenju sa molarnim apsorpcionim 

koeficijentom H2O2, ġto ukazuje da na efikasnost navedenog tretmana u velikoj meri 

utiļe i pH vrednost rastvora. 
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 Najznaļajnije osobine hidroksil radikala koje su vezane za njihovu reaktivnost 

su: oksido-redukcioni potencijal (E
0
) HO

Å
 koji u kiseloj sredini iznosi od 2,6-2,9 V i 

od 1,8-1,9 V u baznoj, zatim pKa 11,9 i koeficijent difuzije (2,3 x 10
5
 cm

-2 
s

-1
). Zbog 

svoje visoke reaktivnosti i neselektivnosti, HO
Å
 reaguju izuzetno brzo sa organskim 

polutantima (konstanta brzine reda veliļine od 10
7 
- 10

10
 M

-1
 s

-1
) (Acero i sar., 2019; 

Fang i sar., 2020; Huang i sar., 2020).   Pored hidroksil radikala, tokom UV/H2O2 

procesa mogu se formirati i neke druge oksidacione vrste ukljuļujuĺi ROS: O2
Å-
, 

HO2
Å-
, 

3
O2 i organske peroksil radikale ROO

Å
. Navedeni ROS su znatno slabiji 

oksidacioni agensi u poreĽenju sa HO
Å
, ali takoĽe uļestvuju u lanļanom radikalskom 

mehanizmu oksidacije (Olak-Kucharczyk i Ledakowic, 2017). 

 Efikasnost procesa prvenstveno zavisi od brzine generisanja HO
Å
, na ġta u 

velikoj meri utiļe talasna duģina primenjenog UV zraļenja, ali i fiziļko-hemijske 

karakteristike vodenog matriksa koji je podvrgnut procesu oksidacije. Hidroksil 

radikali mogu da oksiduju polutante putem reakcija: apstrakcije vodonika, ġto je 

karakteristiļno za alifatiļna jedinjenja i fenole, elektrofilne adicije na dvostruke veze 

ili aromatiļan prsten ili elektron transfera (Tufail i sar., 2020).  

 Neophodno je napomenuti da reakcije adicije dovode do nastajanja 

hidroksilovanih proizvoda u prisustvu kiseonika, ġto poveĺava hidrofilnost i 

razgradljivost polutanata, ļime se favorizuje biotransformacija. Napad HO
Å
 na 

aromatiļna jedinjenja takoĽe dovodi do nastajanja hidroksilovanih proizvoda, koji 

su podloģni daljem otvaranju prstena i mineralizaciji. UV/H2O2 se stoga najļeġĺe 

primenjuje u tehnoloġkoj liniji obrade vode kao predtretman ili zavrġni, odn. 

tercijarni tretman u obradi voda (Zhao i sar., 2021). 

UV/H2O2 proces ima nekoliko prednosti u odnosu na druge unapreĽene procese 

oksidacije: H2O2 je nakon razlaganja fotolizom bezbedan za ģivotnu sredinu, 

rastvorljiv je u vodi, relativno stabilan i komercijalno dostupan, a po zavrġetku 

tretmana ne dolazi do nastajanja sekundarnog otpada (npr. mulja). Na efikasnost 

UV/H2O2 procesa utiļu sledeĺi procesni parametri: vreme reakcije, doza UV 

zraļenja, poļetna koncentracija H2O2 i ciljnog polutanta, pH, prisustvo neorganskih 

anjona (karbonati ili hidrogenkarbonati, nitrati, hloridi, fosfati) i prirodnih organskih 

materija (u nastavku ĺe biti dato detaljnije objaġnjenje uticaja najznaļajnijih 

parametara na efikasnost UV/H2O2 procesa). Navedeni procesni parametri moraju 

biti optimizovani za svaku specifiļnu aplikaciju, kako bi se postigla maksimalna 

efikasnost procesa. Optimizacija tretmana se generalno izvodi variranjem 

pojedinaļnih procesnih parametara, dok ostali parametri ostaju konstanti (Paniagua 

i sar., 2019). 

 Uticaj doze UV zraļenja. Doza UV zraļenja zavisi od kombinovanih efekata 

kao ġto su intenzitet UV zraļenja koje emituje lampa, vreme izlaganja zraļenju i 

apsorbancija od strane vodenog matriksa, ġto zavisi od sadģaja organskih materija, 

koloidnih ļestica i drugih konstituenata vodenog matriksa koji mogu da apsorbuju i 

rasipaju UV zraļenje prilikom tretmana (Cibati i sar., 2022). 

 Uticaj poļetne koncentracije H2O2. Poznato je da razgradnja organskih 

polutanata zavisi od primenjene koncentracije oksidanta. Sa porastom poļetne 

koncetracije vodonik-peroksida u UV/H2O2 tretmanu raste i efikasnost i brzina 
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uklanjanja polutanata od interesa. MeĽutim, kada je H2O2 prisutan u viġku, moģe da 

se ponaġa kao Ăhvataļñ slobodnih radikala i da stupa u reakcije sa HO
Å
 pri ļemu 

nastaju hidroperoksil radikali (HO2
Å
). Nastali HO2

Å 
stupaju u reakcije sa hidroksil 

radikalima, ġto rezultuje terminacijom radikalskih reakcija (Shad i sar., 2020). Pored 

navedenog, efikasnost fotooksidacije se takoĽe smanjuje i sa porastom poļetne 

koncentracije polutanata, ġto je ļesto posledica apsorpcije zraļenja i sledstveno 

smanjene produkcije hidroksil radikala (Deng i sar., 2013). 

 Uticaj pH vrednosti. pH ima vaģnu ulogu u degradaciji organskih polutanata 

UV/H2O2 procesom jer moģe uticati kako na primenjeni oksidant, tako na polutant 

od interesa. Polutanti ļije su pKa vrednosti u opsegu ±1 u odnosu na pH vrednost 

vode koja je podvrgnuta tretmanu mogu biti prisutni u jonizovanom ili 

nejonizovanom obliku. Ovi oblici molekula se mogu znaļajno razlikovati u pogledu 

fotohemijskih (ʌ i Ů) i hemijskih parametara (kHOÅ) koji su odgovori za efikasnost 

UV/H2O2 procesa (Ding i sar., 2020). Niska ili visoka pH vrednost vode moģe 

omoguĺiti da organski polutanti postaju podloģniji UV/H2O2 degradaciji, pod 

uticajem kiselo/bazne hidrolize ili deprotonovanja molekula polutanta. S druge 

strane, jako kisela ili bazna sredina mogu smanjiti aktivnost HO
Å
 zbog poveĺanog 

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, viġak H
+
 jona stupa u reakciju sa HO2

Å
 

produkujuĺi H2O2 (reakcija 11), ļime se koliļina generisanih HO
Å
 radikala moģe 

dodatno poveĺati pri niģim pH vrednostima (Son i sar., 2020). 

HO2
Å
 + H

+
 + e Ÿ H2O2                                        

           
 (11) 

 U baznoj sredini, H2O2 se moģe produkovati rekombinacijom HO
Å
 (reakcija 12), 

meĽutim dolazi i do brze potroġnje HO
Å
 radikala u reakciji sa hidroksidnim jonima 

(reakcija 13) (Son i sar., 2020), ġto ima inhibitorni efekat na efikasnost UV/H2O2 

procesa. 

HO
Å
 + HO

Å
 Ÿ H2O2                                                  k = 5,5 x 10

9
 M

-1
 s

-   1    
                              (12) 

HO
Å
 + OH

- 
Ÿ O

Å-
 + H2O                                          k = 1,3  x 10

10
 M

-1
 s

-
 (13) 

 TakoĽe, H2O2 moģe disosovati u hidroperoksidni anjon (HO2
-
) pri viġim pH 

vrednostima (reakcija 14), koji moģe da se ponaġa kao Ăhvataļñ HO
Å
 radikala 

(reakcija 15) i da reaguje sa viġkom H2O2 (reakcija 16). Ove reakcije su odgovorne 

za smanjenje efikasnosti UV/H2O2 procesa u baznoj sredini (Son i sar., 2020).  

H2O2 ź H
+
 + HO2

-
                                                                                        pKa = 11,6                  (14) 

HO
Å
 +HO2

- 
Ÿ H2O + O2

Å-
 k = 7,5 x 10

9 
M

-1 
s

-1
                (15) 

HO
Å
 + H2O2 Ÿ H2O + HO2

Å
                                k = 2,7 x 10

7 
M

-1 
s

-1           
 (16) 
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 Pored toga, redoks potencijal HO
Å
 smanjuje se sa poveĺanjem pH vrednosti 

prema Nernstovoj jednaļini (17) (Zhang i sar., 2016):  

Ὁ Ɇ =Ὁ ɆȾ πȟπυω ὴὌ  (17) 

 Uticaj neorganskih anjona. Hloridi, sulfati, hidrogenkarbonati/karbonati, nitrati 

i bromidi su najzastupljeniji anjoni u prirodnim vodama, koji znaļajno utiļu na 

perfomanse AOPs zasnovanih na UV zraļenju. Prisutni hloridi u vodi reaguju sa 

HO
Å 
pri ļemu nastaju manje reaktivne vrste hlora (eng. reactive chlorine radicals, 

RCs) (HClO
Å-
, Cl

Å 
i Cl2

Å-
) (reakcije 18-20).   

Cl
-
 + HO

Å 
Ÿ HClO

Å-
                                           k = 4,3 x 10

9
 M

-1
 s

-1
       (18) 

HClO
Å-
 + H

+
 Ÿ Cl

Å
 + H2O                                  k = 3 x 10

10 
M

-1
 s

-1            
  (19) 

HClO
Å-
 + Cl

-
 Ÿ Cl2

Å-
 + OH

-
                               k = 1 x 10

5
 M

-1
s

-1               
  (20) 

 Generalno, gore prikazane reakcije smanjuju oksidativnu aktivnost i efikasnost 

celokupnog degradacionog sistema. U rastvorima sa niskom koncentracijom hlorida 

(50 mg/l) kompeticija izmeĽu hlorida i organskog supstrata za HO
Å
 radikale je 

minimalna, tako da je i stepen inhibije procesa degradacije u prisustvu hlorida 

relativno nizak. Pri veĺim koncentracijama hlorida (100-150 mg/l) inhibitorni efekat 

je veĺi i HClO
Å-
 se generiġe konstantom brzine reakcije drugog reda  

(4,3 x 10
9
 M

-1
 s

-1
) (Zhu i sar., 2019).       

 Sulfati reaguju znatno sporije sa HO
Å
 (reakcija 21) u poreĽenju sa 

hidrogenkarbonatima/karbonatima. Tokom reakcije (21) dolazi do nastajanja 

reaktivnog sulfatnog radikalskog anjona (SO4
Å-
). Mnoge studije ukazuju na neznatan 

efekat SO4
2-
 na efikasnost degradacije organskih polutanata primenom UV/H2O2 

procesa usled malih brzina ovih reakcija (Lin i Wu, 2018; Paniagua i sar., 2019). 

SO4
2-
 + HO

Å
 Ÿ SO4

Å-
 + OH

-
             k = 3,5 x 10

5
 M

-1
 s

-1
      (21) 

 MeĽu neorganskim jonima, hidrogenkarbonati i karbonati ispoljavaju 

najznaļajniji efekat Ăhvataļañ slobodnih radikala, pri ļemu u reakcijama sa HO
Å
 

nastaju manje reaktivne vrste, odn. karbonantni radikali (CO3
Å-
) (reakcije 22-23) 

(Paniagua i sar., 2019; Zhu i sar., 2019). 

HCO3
-
 + HO

Å
 Ÿ CO3

Å- 
+ H2O                             k = 8,5 x 10

6
 M

-1
 s

-1      
  (22) 

CO3
2-
 + HO

Å
 Ÿ CO3

Å- 
+ OH

-
                               k = 3,8 x 10

8  
M

-1
 s

-1            
  (23) 

 Nastali CO3
Å-
 radikali su mnogo selektivniji u reakcijama sa organskim 

polutantnima u odnosu na reakcije HO
Å
 i brzine reakcija sa karbonatnim radikalima 

su znatno manje. Prema tome, prisustvo HCO3
-
/CO3

2-
 znaļajno utiļe na smanjenje 

stepena degradacije organskih polutanata tokom AOPs. Pozivajuĺi se na konstante 

brzine prikazane u reakcijima (22-23) uoļava se da su CO3
2-
 joni oko 45 puta 

reaktivniji sa HO
Å
 u odnosu na HCO3

-
 jonima, te se iz tog razloga preporuļuje 
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voĽenje procesa pri niģim pH vrednostima (npr. pri pH < 8,3) gde je uticaj karbonata 

minimalan. TakoĽe, HCO3
-
/CO3

2-
 joni tokom nekih fotohemijskih AOPs mogu 

praviti interferencije, smanjujuĺi dostupnu frakciju zraļenja, ġto utiļe i na smanjenje 

prinosa HO
Å 
radikala (Molnar Jaziĺ i sar., 2018). 

 Uloga nitrata u UV/H2O2 procesu moģe biti dvostruka. Nitrat moģe poboljġati 

fotodegradaciju polutanata produkujuĺi HO
Å
 nakon izlaganja UV zraļenju ili 

sunļevoj svetlosti. Pod dejstom UV svetlosti, NO3
- 
se konvertuje u NO2

Å-
 i O

Å-
, koji 

reaguje sa vodom dajuĺi HO
Å
, ġto je u skladu sa reakcijama (1-5) prikazanim u 

poglavlju 2.2.1.1. Blagi inhibitorni efekat NO3
- 

na ukupnu efikasnost razgradnje 

razliļitih organskih polutanata primenom UV/H2O2 procesa moģe se pripisati 

reakciji NO3
-
 sa HO

Å
 (reakcija (24) (Lin i Wu, 2018; Son i sar., 2020).  

NO3
- 
+ HO

Å
 Ÿ NO3

Å 
+ OH

-
            (24) 

 MeĽutim, koliļina generisanih HO
Å
 iz nitrata nije dovoljna za degradaciju 

polutanata od interesa, zbog niskog kvantnog prinosa NO3
-
 (ʌ 0,0017 mol/Einstein) 

i molarnog apsorpcionog koeficijenta (Ů254nm = 4 M
-1 

cm
-1
) (Acero i sar., 2019). 

Dodatno, konstanta brzine reakcije drugog reda nitrata sa hidroksil radikalima je 

relativno niska (Ὧ Ɇȟ  < 10
5
 M

-1
 s

-1
), zbog ļega je inhibitorni efekat NO3

- 

ograniļen (Acero i sar., 2019).  

 Ukoliko su u vodi prisutni bromidni joni, oni takoĽe mogu da reaguju sa HOĘ. 

Ove reakcije su limitirane difuzijom, pri ļemu je inicirano formiranje bromata. 

Disproporcijom dibrom radikalskog anjona (Br2
Å-
), formiranog u reakciji (25) nastaje 

molekulski brom, koji se rastvara u vodi dajuĺi hipobromastu kiselinu. HOBr i njena 

konjugovana baza (OBr
-
) predstavljaju intermedijere pri formiranju bromata s 

obzirom da su prekursori radikala BrO
Å
, ļije dalje reakcije vode formiranju bromata. 

 Iako tokom UV/H2O2 procesa dolazi do formiranja HOBr, reakcije koje 

rezultuju krajnjem formiranju bromata supresovane su veoma brzim reakcijama koje 

se odvijaju izmeĽu H2O2 i HOBr, odn. konjugovane baze OBr
-
, pri ļemu dolazi do 

redukcije do Br
-
 (reakcije 25-27). Iz tog razloga bromati se ne formiraju tokom 

UV/H2O2 ļak i ukoliko sirova voda sadrģi poviġene koncentracije bromida, za 

razliku od procesa ozonizacije, gde ovi nepoģeljni nusprodukti nastaju u reakciji 

izmeĽu ozona i bromidnih jona (Zhang i sar., 2018; Molnar Jaziĺ i sar., 2020; Ye i 

sar., 2022).   

Br
Å
 + Br

-
 ᵮ Br2

Å- 
                                                           

kŸ = 10
10

 M
-1
s

-1 

kŶ = 10
5
 M

-1
s

-1
 

(25) 

H2O2 + HOBr Ÿ Br
-
 + H

+
 + H2O + O2              k = 1,5 x 10

4
 M

-1
s

-1
 (26) 

H2O2 + OBr
- 
Ÿ Br

-
 + H2O + O2                        k = 1,3 x 10

6
 M

-1
s

-1
 (27) 

 Uticaj prirodnih organskih materija. POM je sloģena heterogena smeġa 

organskih materija koja se sastoji od aromatiļnih i alifatiļnih ugljovodoniļnih 
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struktura razliļitih molekulskih masa i veliļina, hidrofobnosti i funkcionalnih grupa. 

Poznato je da hromofore makromolekula POM (odn. kovalentne nezasiĺene veze 

C=C, C=O, ˊ-veze) apsorbuju UV zraļenje, smanjujuĺi dostupnu frakciju UV 

zraļenja za interakciju sa H2O2, ļime 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 Ăhvataļiñ slobodnih radikala.  

U reakcijama sa HO
Å
, navedene funkcionalne grupe se ponaġaju isto kao i karbonatni 

joni, tj. deluju kao Ăhvataļiñ slobodnih radikala, pri ļemu dolazi do terminacije 

radikalskih lanļanih reakcija i smanjenja efikasnosti razgradnje polutanata od 

interesa. Hidrofobni konstituenti POM podleģu oksidativnoj razgradnji tokom 

UV/H2O2 procesa i konvertuju se u hidrofilnije frakcije (npr. aldehide, ketone, 

karboksilne kiseline itd.) koje dalje ispoljavaju drugaļiju reaktivnost prema HO
Å
 u 

odnosu na polaznu strukturu POM. U zavisnosti od doze H2O2 i intenziteta zraļenja, 

dolazi do razliļitog stepena fragmentacije i oksidacije POM (Sillanpää i sar., 2018; 

Qian i sar., 2019, Molnar Jaziĺ i sar., 2020). Inhibitorni efekat POM na UV/H2O2 

proces moģe se objasniti na osnovu opġte reakcije (28) (Lee i sar., 2021): 

POM + HO
Å
 Ÿ produkti            k = 2,5 x 10

4
 (mg C/l)

-1
 s

-1         
 (28) 

 Sve gore navede kompetitivne reakcije, ukljuļujuĺi reakcije neorganskih vrsta i 

POM sa visoko reaktivnim HO
Å
, imaju najļeġĺe veoma znaļajan i negativan uticaj 

na efikasnost UV/H2O2 procesa primenjenog za degradaciju specifiļnih organskih 

polutanata, ġto ukazuje na ļinjenicu o vaģnosti optimizacije procesnih parametara, 

kao neophodnog koraka u cilju postizanja maksimalne efikasnosti odabranog 

tretmana. 

 2.2.1.3. Nove grupe unapreĽenih oksidacionih procesa - SR-AOPs 

 UnapreĽeni oksidacioni procesi zasnovani na generisanju sulfatnih radikala 

privukli su sve veĺu paģnju zbog moguĺnosti efikasne razgradnje ġiroke palete 

organskih polutanata ukljuļujuĺi organske boje, surfaktante, ugljovodonike, fenole, 

farmaceutike i pesticide (Yang i sar., 2019). U prvoj fazi procesa, u cilju generisanja 

sulfatnih radikala (SO4
Å-
), mora se izvrġiti aktivacija odgovarajuĺeg oksidanta. U 

najļeġĺe koriġĺene oksidante u SR-AOPs spadaju peroksidisulfat ili persulfat  

(S2O8
2-
, PS, ili PDS) i peroksimonosulfat (HSO5

-
 ili PMS). Redoks potencijal za PS 

iznosi 2,01 V, odnosno 1,82 V za PMS, ġto ukazuje na pogodnost primene ovih 

oksidanata u unapreĽenim oksidacionim procesima (reakcije 29-30) (Giannakis i 

sar., 2021). 

S2O8
2-
 + 2e

-
 Ÿ 2SO4

2-
 (29) 

HSO5
-
 + 2H

+
 + 2e

- 
Ÿ HSO4

 
+ H2O  (30) 

 Najļeġĺe 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 fotokatalitiļka 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 TiO2).  

 MeĽu razliļitim dostupnim metodama za generisanje slobodnih radikala, 

fotoliza neorganskih peroksida je dobila veliki znaļaj u poslednjih nekoliko godina, 

s obzirom da su ove metode pogodne i sa aspekta zaġtite ģivotne sredine i tehno-

ekonomski su prihvatljive. Primenom SR-AOPs, organski polutantni mogu biti 

oksidovani do CO2, H2O i neorganskih jona posredstvom reaktivnih radikalskih 

vrsta kao ġto su HO
Å
, SO4

Å-
, 

1
O2, O2

Å-
, generisanih fotoaktivacijom oksidanata. Iako je 

redoks potencijal pojedinih ROS niģi u odnosu na hidroksil i sulfatne radikale, ove 

vrste takoĽe mogu dovesti do razgradnje odreĽenih organskih polutanata (Hou i sar., 

2021). U ovom poglavlju akcenat ĺe biti stavljen na aktivaciju PS i PMS primenom 

UV zraļenja, tako da ĺe u skladu sa tim biti dalje razmatrani osnovni principi i 

mehanizam procesa, kao i faktori koji utiļu na efikasnost SR-AOPs. 

 SR-AOPs imaju nekoliko prednosti u poreĽenju sa neġto tradicionalnijim AOP 

koji se zasnivaju iskljuļivo na generisanju hidroksil radikala i drugih ROS:  

(i) oksidacioni potencijal SO4
Å-
 (E0 = 2,5-3,1 V) je veĺi od oksidacionog potencijala 

HO
Å
 (E0

 
=1,8-2,7 V), (ii) u poreĽenju sa HO

Å
, SO4

Å-
 radikali uglavnom stupaju u 

interakciju sa organskim polutantima koji sadrģe nezasiĺene dvostruke veze ili 

aromatiļne ˊ-elektrone putem reakcija prenosa elektrona, (iii ) SO4
Å-
 mogu da reaguju 

sa organskim polutantnima u ġirokom pH opsegu (pH od 2-8), a reakcije koje se 

odvijaju tokom SR-AOPs najļeġĺe podrazumevaju reakcije ne samo sa SO4
Å-
, veĺ i 

HO
Å
, (iv) SO4

Å-
 imaju duģe vreme poluģivota (30-40 µs) u odnosu na HO

Å
 (<1 µs) 

(Peng i sar., 2021). 

 Hemijska i fiziļka svojstva PS i PMS. Peroksidisumpornu kiselinu (H2S2O8) je 

prvi otkrio francuski hemiļar 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 

ļemu njegov vodeni rastvor reaguje kiselo. Dostupan je u vidu natrijumove 

(Na2S2O8), kalijumove (K2S2O8) ili amonijumove soli ((NH4)2S2O8). MeĽu njima, 

kalijum-persulfat ima najmanju rastvorljivost u vodi, dok primenom amonijum-

persulfata moģe doĺi do nastajanja reziduala amonijaka i do sekundarne 

kontaminacije. PS se moģe koristiti za in situ proizvodnju slobodnih radikalskih 

vrsta. Energija disocijacije veze i duģine veze (O3SO-OSO3) iznose 140 kJ/mol i 

1,497 Å (Wacğawek i sar., 2017). Poslednjih godina se sve viġe razmatra i ispituje 

moguĺnost upotrebe PS kao efikasnog oksidanta u tehnologijama zaġtite ģivotne 

sredine, ukljuļujuĺi i tehnologije preļiġĺavanja vode (Kiejza i sar., 2021). 

 Peroksimonosulfatni anjon se dobija iz peroksimonosumporne kiseline poznatije 

kao Karova kiselina (H2SO5) (eng. Caroôs 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·KHSO4·K2SO4), poznata pod nazivom Oxone®. Oxone® je bela kristalna 
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supstanca, koja je veoma stabilna, netoksiļna, jeftina i dobro rastvorljiva u vodi  

(ι250 g/l na 20ºC) (Ghanbari i Moradi, 2017). 

  U poreĽenju sa PS, PMS ima kraĺu duģinu veze (1,46 ¡), zbog ļega je potrebna 

veĺa energija za disocijaciju veze (377 kJ/mol). Drugim reļima, PMS teorijski 

zahteva veĺu energiju za proizvodnju slobodnih radikala, koji nastaju homolitiļkim 

cepanjem peroksidne veze u molekulu (Wacğawek i sar., 2017). Na slici 3 prikazane 

su 3D strukture natrijum-persulfata i tripletne soli Oxone®, koji zauzimaju znaļajno 
mesto u tehnologiji zaġtite ģivotne sredine.  

 

Slika 3. Strukture a) natrijum-persulfata i b) kalijum-peroksimonosulfata 

- aktivni deo Oxone® (Waclawek i sar., 2017) 

 Iako PMS ima veliki potencijal za primenu u unapreĽenim oksidacinim 

procesima, ġto je ispitivano kroz brojne studije novijeg datuma, PS je znatno viġe 

koriġĺen kao prekursor sulfatnih radikala, s obzirom da su natrijumova, kalijumova 

ili amonijumova so PS veoma stabilne i rastvorljive u vodi, ġto je poģeljno za mnoge 

praktiļne primene (Ike i sar., 2018).  

 Aktivacija PS i PMS UV zraļenjem. Primena UV zraļenja se smatra jednim od 

najefikasnijih pristupa za aktivaciju PS i PMS i generisanje reaktivnih sulfatnih 

radikala, zbog visoke energije ultraljubiļastog zraļenja. Aktivacija PS/PMS 

primenom UV zraļenja je generalno povezana sa homolitiļkim cepanjem 

peroksidne veze (O-O) u molekulu. Nakon aktiviranja PS UV zraļenjem generiġu se 

SO4
Å-
 (reakcija 31), dok se aktivacijom PMS generiġu HO

Å
 i SO4

Å-
 radikali, zbog 

asimetriļne strukture PMS (reakcija 32). Sliļno toplotnoj aktivaciji, generisani SO4
Å- 

mogu biti dalje transformisani u HO
Å
 kroz UV aktivaciju, u zavisnosti od pH 

vrednosti vodenog rastvora (reakcija 33) (Xia i sar., 2020). 

S2O8
2-
 + hv Ÿ 2SO4

Å-
 (31) 

HSO5
-
 + hv Ÿ SO4

Å-
 + HO

Å
 (32) 

SO4
Å- 

+ H2O Ÿ SO4
2-
 + HO

Å 
 (33) 

 Molarni apsorpcioni koeficijent PS ili PMS u velikoj meri utiļe na generisanje 

radikala pri istim reakcionim uslovima. Molarni apsorpcioni koeficijent PS za 
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talasnu duģinu od 254 nm (ŮPS 21,58 M
-1
 cm

-1
) je veĺi od PMS  

(ŮPS 13,6 M
-1
 cm

-1
), ġto jednim delom ukazuje da je brzina generisanja radikala u 

UV/S2O8
2- 
sistemu veĺa u odnosu na UV/HSO5

-
 proces (Wang i sar., 2020). TakoĽe, 

teorijski veĺa efikasnost UV/S2O8
2-
 procesa se moģe pripisati veĺem kvantnom 

prinosu radikala (ʌ ίέɆ  =1,8) u procesu sa aktiviranim PS u odnosu na 

UV/HSO5
- 
sistem (ʌ ίέɆȟὌὕɆ = 1,04). 

 U poreĽenu sa neġto konvencionalnijim UV/H2O2 procesom, upotreba PS ili 

PMS u kombinaciji sa UV zraļenjem je poslednjih godina sve viġe favorizovana 

zbog lakog transporta i skladiġtenja oksidanata, visoke rastvorljivosti u vodi i veĺeg 

redoks potencijala. TakoĽe, SO4
Å-
 je selektivniji radikal od HO

Å
 i veoma efikasan za 

proces razgradnje organskih polutanata u ġirokom opsegu pH. Upotreba PS ili PMS 

u kombinaciji sa UV zraļenjem za generisanje SO4
Å-
 se smatra ekoloġki 

prihvatljivom metodom tretmana voda i otpadnih voda (Wang i Wang, 2018). 

 Najvaģniji faktori koji utiļu na efikasnost UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
 tretmana su: 

procesni parametri poput poļetne koncentracija okidanata i pH vrednost, kao i 

parametri kvaliteta vode (POM i neorganski anjoni poput hlorida, bromida, 

hidrogenkarbonata/karbonata, nitrata itd.). 

 Uticaj poļetne koncentracije PS i PMS. Poļetna koncentracija PS i PMS je 

vaģan parametar za razgradnju organskih polutanata primenom SR-AOPs. 

Generalno, sa poveĺanjem poļetne koncentracije oksidanata raste i stepen apsorpcije 

UV zraļenja od strane ovih anjona, ġto rezultuje formiranjem veĺe koliļine 

reaktivnih radikala i poslediļno brģe razgradnje organskih polutanata. MeĽutim, 

kada se PS primeni u viġku, viġak PS reaguje sa SO4
Å-
 (reakcije 34-37) generiġuĺi 

S2O8
Å-
 i S2O8

2-
. Primena PMS u viġku rezultuje reakcijama sa SO4

Å-
 i HO

Å
 (reakcije 

36-37) gradeĺi SO5
Å-
 radikal, koji ima manji oksidacioni potencijal u odnosu na  

SO4
Å-
. Stoga, sliļno kao i vodonik-peroksid (poglavlje 2.2.1.2.) viġak PS ili PMS 

ispoljava efekat Ăhvataļañ visoko reaktivnih slobodnih radikala generisanih tokom 

SR-AOPs (Lu i sar., 2017; Shad i sar., 2020). 

SO4
Å- 

+ S2O8
2-
 Ÿ SO4

2- 
+ S2O8

Å-  
                            k = 1×10

6
 M

-1
 s

-1
       (34) 

SO4
Å- 

+ SO4
Å-
 Ÿ S2O8

2-
 k = 4×10

8
M

-1
 s

-1  
   (35) 

SO4
Å-
 + HSO5

-
 Ÿ HSO4

-
 + SO5

Å-
                             k < 10

5
 M

-1
 s

-1          
 (36) 

HO
Å
 + HSO5

- 
Ÿ H2O + SO5

Å-                                                       
 k = 1,7 x 10

7
 M

-1
 s

-1          
 (37) 

 Uticaj pH. Jedan od najvaģnijih procesnih parametara koji utiļe na distribuciju 

radikalskih vrsta tokom SR-AOPs je pH vrednost. PS i PMS su relativno stabilni 

oksidanti u ġirokom opsegu pH. PMS moģe da hidrolizuje u jako kiseloj sredini  

(pH Ò 1). Razlikuje se specijacija disosovanih soli u zavisnosti od pH vrednosti 

vode. PMS ima pKa 9,4, tako da je u obliku anjona HSO5
-
 u uslovima pH ᾽ 9,4, 

odnosno kao SO5
2-
 kada je pH > 9,4. Jedna od najveĺih razlika izmeĽu PS i PMS je 

aktiviranje PMS pri razliļitim 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 iskljuļivo rezultuje generisanjem SO4
Å-
, ali u vodenim rastvorima, 

naroļito u baznoj sredini moģe da doĽe do reakcije izmeĽu sulfatnih radikala sa OH
-
 

jonima, ġto dovodi do konverzije SO4
Å- 

u HO
Å
. Uticaj pH na reakcije sulfatnih 

radikala moģe se opisati sledeĺim reakcijama (38-40) (Giannakis i sar., 2021). 

SO4
Å- 

+ H
+
 + e

-
 Ÿ HSO4

Å-
  (38) 

SO4
Å-
 + HO

-
 Ÿ SO4

2- 
+ HO

Å
  (39) 

SO4
Å-
 + H2O Ÿ SO4

2-
 + HO

Å
 + H

+
  (40) 

 Tokom UV/HSO5
-
 procesa, sulfatni radikali mogu da se konvertuju u hidroksil 

radikale u baznoj sredini, pri ļemu generisani HO
Å
 ubrzavaju dekompoziciju PMS 

(reakcije 41-43). Zbog toga se brzina fotolize PMS u sulfatne i hidroksil radikale 

poveĺava sa porastom pH, ġto je glavni razlog za poveĺanje stepena degradacije 

polutanata tokom ovog tretmana uporedo sa porastom pH (Deng i sar., 2013). 

HO
Å 
+ HSO5 Ÿ SO5

Å-
 + H2O k = 1,7 x 10

7
 M

-1
 s

-1
          (41) 

SO5
Å- 

+ SO5
Å-
 Ÿ SO4

Å-
 + SO4

Å- 
+ O2                          k = 1,0 x 10

8
 M

-1
 s

-1
 (42) 

SO4
Å-
 + OH

-
 Ÿ HO

Å
 + SO4

2-
 k = 6,5 x 10

7
 M

-1
 s

-1
    (43) 

 U sluļaju UV/S2O8
2-
 procesa, generalno najefikasnija degradacija organskih 

polutanata je primeĺena u kiseloj sredini. Pri pH < 7 sulfatni radikali su dominantne 

vrste u oksidacionom sistemu i imaju najznaļajniju ulogu u degradaciji organskih 

polutanata. U uslovima pH vrednosti: 7 < pH < 10,5 i sulfatni i hidroksil radikali 

koegzgistiraju u UV/S2O8
2-
 sistemu. MeĽusobna reakcija (44) izmeĽu navedenih 

radikalskih vrsta smanjuje efikasnost degradacije polutanata od interesa. Kada je  

pH > 10,5 reakcija SO4
Å- 

sa hidroksidnim jonima je veoma znaļajna (reakcija 43) i 

vodi formiranju HO
Å
 koji su pri navedenim uslovima pH dominantno zastupljeni u 

UV/S2O8
2-
 sistemu (Deng i sar., 2013). 

SO4
Å- 

+ HO
Å
 Ÿ HSO5

-
   k = 1,0 x 10

10
 M

-1
 s

-1
   (44) 

 Kao ġto je veĺ navedeno, sulfatni radikali uglavnom reaguju putem reakcija 

prenosa elektrona. Reakcije prenosa elektrona, s druge strane, mogu dovesti do 

generisanja ROS, kao ġto 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 generiġu sulfatne, ili sulfatne i 

hidroksil radikale. Generisani visoko reaktivni slobodni radikali imaju tendenciju da 

stupaju u razliļite reakcije i podleģu konverzijama u zavisnosti od pH vrednosti 

vodenog matriksa koji je podvrgnut tretmanu (Giannakis i sar., 2021). 

 Uticaj parametara kvaliteta vode na efikasnost SR-AOPs. Uobiļajeni parametri 

kvaliteta vode, kao ġto su POM i neorganski anjoni, mogu stupati u reakcije 

kompeticije sa polutantima od interesa za visoko reaktivne slobodne radikale 

generisane tokom SR-AOPs, ġto dovodi do pozitivnih ili negativnih uticaja na 
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kinetiku degradacije. Stoga je vaģno razmotriti i proceniti uticaj ovih varijabli na 

efikasnost uklanjanja polutanata od interesa primenom SR-AOPs. U poglavlju 

2.2.1.2. su prikazane reakcije izmeĽu organskih i neorganskih materija prisutnih u 

vodi sa visoko reaktivnim HO
Å
, tako da ĺe u nastavku biti prikazane samo reakcije sa 

sulfatnim radikalima.  

 Uticaj prirodnih organskih materija. Uticaj POM na efikasnost degradacije 

organskih polutanata primenom SR-AOPs moģe se opisati opġtom reakcijom (45) 

(Lee i sar., 2021). 

POM + SO4
Å-
 Ÿ produkti k = 5,1 x 10

3
 (mg C/l)

-1
 s

-1
 (45) 

 POM u vodi mogu da troġe slobodne radikale za oksidaciju, odn. ponaġaju se 

kao Ăhvataļiñ slobodnih radikala ġto umanjuje efikasnost SR-AOPs za specifiļne 

aplikacije. Reakcije slobodnih radikala SO4
Å-
 ili HO

Å
 sa prirodnim organskim 

materijama (npr. aromatiļnim, ketonskim, estarskim i alifatiļnim funkcionalnim 

grupama POM) putem elektron transfera rezultuju formiranjem organskih radikala 

(ROO
Å
), koji imaju manju reaktivnost nego SO4

Å-
 i HO

Å
 (Luo i sar., 2019). 

 Uticaj hlorida. Hloridi reaguju sa SO4
Å-
 generisanim primenom UV/S2O8

2-
 

procesa formirajuĺi RCs, kao ġto su Cl
Å 
i Cl2

Å-
 (reakcija 46-50). Teorijski, moģe doĺi 

do formiranja ClO3
-
, kao stabilnog oksidacionog nusproizvoda reaktivnih SO4

Å-
 i 

HO
Å 
(reakcija 48). Generalno, inhibitorni efekat hlorida na degradaciju organskih 

polutanata se moģe pripisati: (i) potroġnji SO4
Å-
 od strane hlorida kada je prisutan u 

visokim koncentracijama, (ii) formiranju RCs, sa niģim oksidacionim potencijalom 

u odnosu na SO4
Å- 

i (iii) uzajamnom Ăkvenļovanjuñ (eng. quenching) generisanih 

RCs i HO
Å
 (reakcije 49-50) (Zhang i sar., 2020). 

Cl
-
 + SO4

Å-
 Ÿ Cl

Å
 + SO4

2-
          k = 2,7 x 10

8
 M

-1
 s

-1
        (46) 

Cl
Å 
+ Cl

-
 Ÿ Cl2

Å-
                    k = 8,0 x 10

9
 M

-1
 s

-1
        (47) 

Cl
- 

Ɇȟ Ɇ

ựựựựự  
HOCl/ClO

-
 

Ɇȟ Ɇ

ựựựựự  
ClO3

-                                                   
 

 (48) 

Cl2
Å-
 + Cl2

Å-
 Ÿ Cl2 + 2 Cl

-              
 k = 2,7 x 10

8
 M

-1
 s

-1          
 (49) 

Cl2
Å-
 + HO

Å 
Ÿ

 
HClO + Cl

-           
 k = 1,0 x 10

9
 M

-1
 s

-1    
 (50) 

 Generalno, istraģivanjima je utvrĽeno da hloridi mogu imati razliļit uticaj na 

efikasnost fotohemijske degradacije, ġto se pripisuje transformaciji SO4
Å-
 i HO

Å
 u 

reaktivne hlorne vrste Cl
Å
, Cl2

Å- 
i HClO

Å
, i konsekventno promotivnom ili 

inhibitornom efektu na uklanjanje organskih polutanata (Khan i sar., 2017). 

MeĽutim, neophodno je napomenuti da direktna reakcija PMS sa hloridima rezultuje 

formiranjem HClO i Cl2 (reakcije 51-52). HClO i HCO4
-
 (formiran reakcijom 53 

izmeĽu hidrogenkarbonata i PMS) su sekundarni oksidanti koji mogu nastati u 

procesima sa PMS, u prisustvu hloridnih i hidrogenkarbonatnih jona (Giannakis i 

sar., 2021).  

Cl
-
 + HSO5

-
 Ÿ HClO + SO4

2-
  (51) 



Tajana M. Simetiĺ                                                                       Doktorska disertacija  

 

24 

 

2Cl
-
 + HSO5

-
 + H

+
 Ÿ SO4

2-
 + Cl2 + H2O                             (52) 

HCO3
-
 + HSO5

-
 Ÿ HCO4

-
 + HSO4

-
  (53) 

 Uticaj hidrogenkarbonata/karbonata. Hidrogenkarbonati i karbonati reaguju sa 

sulfatnim radikalima, pri ļemu nastaju manje reaktivne karbonatne radikalske vrste 

(HCO3
Å-
 i CO3

Å-
) (reakcije 54-55) (Lu i sar., 2017; Wang i sar., 2020). Generalno sa 

porastom koncentracije HCO3
-
 dolazi do opadanja brzine degradacije polutanata od 

interesa.  

HCO3
-
 + SO4

Å-
 Ÿ SO4

2-
 + HCO3

Å-  
 k = 1,6 x 10

6
 M

-1
 s

-1
       (54) 

CO3
2-
 + SO4

Å-
 Ÿ SO4

2-
 + CO3

Å-      
  k = 6,1 x 10

6
 M

-1
 s

-1
              (55) 

 Uticaj bromida. Rezultati su pokazali da je efektat bromida na degradaciju 

organskih materija UV/S2O8
2-
 procesom povezan ne samo sa transformacijom 

bromida, veĺ i sa osobinama same organske materije. Generalno, sliļno reakciji 

hlorida sa sulfatnim radikalima, moģe doĺi do formiranja reaktivnih radikala broma, 

ukljuļujuĺi Br
Å
 i Br2

Å-
 (reakcije 56-58), i eventualno BrO3

-
 kao krajnjeg proizvoda pri 

odreĽenim uslovima tretmana (reakcija 58) (Zhang i sar., 2020).  

Br
-
 + SO4

Å-
 Ÿ Br

Å
 + SO4

2-
        k = 3,5 x 10

9
 M

-1
 s

-1
              (56) 

Br
Å 
+ Br

-
 ź Br2

Å-
                  k = 1,2 x 10

10
 M

-1
 s

-1
       (57) 

Br
- 

Ɇȟ Ɇ

ựựựựự  
HOBr/BrO

-
 

Ɇȟ Ɇ

ựựựựự  
BrO3

-                                             
 

 (58) 

 Uticaj nitrata. Nitrati reaguju sa SO4
Å-
 generiġuĺi NO3

Å
 (reakcija 59), a daljom 

reakcijom propagacije moģe doĺi do generisanja sekundarnih radikala kao ġto su 

NO2
Å
. Reakcije nitrovanja u prisustvu formiranih NO2

Å
 mogu ubrzati razgradnju 

nekih organskih polutanata (Lee i sar., 2020). 

NO3
-
 + SO4

Å-
 Ÿ NO3

Å
 + SO4

2-
 k = 5,0 x 10

4
 M

-1
 s

-1
      (59) 

 Na osnovu prikazanih reakcija izmeĽu POM, neorganskih jona prisutnih u vodi i 

slobodnih radikala, moģe se zakljuļiti da navedeni konstituenti prirodnih voda imaju 

manje izraģen inhibitorni efekat u reakcijama sa SO4
Å-
 u odnosu na hidroksil radikale 

(Giannakis i sar., 2021). TakoĽe, s obzirom da su sulfatni radikali mnogo 

selektivniji u odnosu na HO
Å
, 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 unapreĽenih oksidacionih procesa za 

uklanjenje hlorovanih benzena i alahlora iz vode 

 Uticaj ispitivanih organskih mikropolutanata na ģivotnu sredinu i zdravlje ljudi, 

kao i metode kojima se mogu degradatirati joġ uvek nisu dovoljno istraģeni. U tabeli 
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3 i 4 dat je pregled studija sprovedenih u cilju uklanjanja 1,2,3-TCB i alahlora iz 

razliļitih vodenih matriksa primenom fotohemijskih AOPs. 

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

benzena iz vode 

Ciljno 

jedinjenje 
Matriks  

Primenjeni 

AOPs 
Najznaļajniji rezultati i literatura  

1,3,5-

trihlorbenzen 

 

- dejonizovana   

voda, 

- rastvor 

sintetiļke 

huminske 

kiseline i 

- hidrogen-

karbonata 

O3, O3/UV, 

O3/H2O2 

O3/UV/H2O2 

Najveĺa efikasnost uklanjanja 1,3,5-TCB 

je postignuta O3/H2O2 tretmanom 

([H2O2]0=60 µM). Pri niskim pH (pH 2) 

O3/UV je bio znatno efikasniji u odnosu 

na ozonizaciju ili O3/H2O2. 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 pribliģnno 80% 1,3,5-TCB 

primenjenim AOPs (Masten i sar., 1996). 

Hlorbenzen 

 

- dejonizovana 

voda 

UV, 

UV/H2O2, 

UV/O3, i 

UV/H2O2/O3 

Degradacija CB UV-C fotolizom je 

najmanje efikasna u odnosu na ostale 

tehnologije. Viġe 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/H2O2 

Primenom UV/H2O2 postignuto je ι 99% 

uklanjanja O-DBC pri reakcionom 

vremenu od 8 min., dok je smanjenje 

sadrģaja TOC iznosilo 93% nakon 

120 min. tretmana. Fotokatalitiļka 

degradacija je bila efikasnija u kiseloj 

nego u alkalnoj sredini. Brzina 

degradacije je znaļajno smanjena u 

prisustvu neorganskih jona HCO3
-
, CO3

2-
 i 

Cl
-
 (Xu i sar., 2005). 

Benzen  

1,4-

dihlorbenzen 

1,2,3-

trihlorbenzen  

ultraļista voda 

UV254, O3, 

UV/H2O2, 

O3/H2O2 

Ispitivan je uticaj pH (3-9) i izvora 

zraļenja (monohromatsko (ɚ=254 nm) i 

polihromatsko (ɚ=185-436 nm)) na 

fotodegradaciju benzena, DBC i 1,2,3-

TCB. DBC se efikasnije degradira 

UV/H2O2 procesom u odnosu na 1,2,3-

TCB i benzen (0,2 mM H2O2) (Real i sar., 

2007).   
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Tabela 4. Pregled literature o primeni fotohemijskih AOPs za uklanjanje alahlora iz 

vode 

Matriks  
Primenjeni 

AOPs 
Najznaļajniji rezultati i literatura 

- podzemna 

voda 

- sintetiļki 
matriks 

obogaĺen sa 

POM 

UV/H2O2 

Ispitivan je uticaj procesnih parametara 

(koncentracija H2O2 i pH) na degradaciju alahlora i 

POM. Razgradnja alahlora UV/H2O2 procesom je 

znaļajno oteģana u prisustvu POM (Song i sar., 

2008). 

dejonizovana 

voda 

O3 

O3/H2O2 

Postignuto je 84% uklanjanja alahlora iz vode nakon 

60 min. reakcije sa molekulskim ozonom. 

Kombinovanim O3/H2O2 procesom (2 mg/l O3 i  

6,67 mg/l H2O2) postignuto je znatno efikasnije 

uklanjanje alahlora od 94% (Qiang i sar., 2010). 

dejonizovana 

voda 

Sonoliza 

Fotokataliza  

Sonokataliza  

Najefikasnija razgradnja alahlora u vodi postignuta je 

primenom fotokatalize u prisustvu TiO2. Smanjenje 

sadrģaja TOC od 50-60% je postignuto US/UV 

procesom (Bagal i Gogate, 2013). 

ultraļista voda 

Aktiviranje PS 

primenom nula-

valentnog gvoģĽa 

(eng. zerovalent 

iron, ZVI) 

Razgradnja alahlora je bila efikasna u ġirem opsegu 

pH i pratila je kinetku pseudo prvog reda. UtvĽeno je 

da optimalni odnos ZVI:PS iznosi 2:1. Uklanjanje 

alahlora je inhibirano u prisustvu POM, Cl
-
 i HCO3, 

dok je uticaj NO3
- 

i SO4
2-
 neznatan (Wang i sar., 

2016). 

ultraļista voda  
UV/H2O2 

UV/S2O8
2-
 

Brzina degradacije alahlora primenom UV/S2O8
2-
 

procesa je bila veĺa u poreĽenju sa UV/H2O2 

(Cvetniĺ i sar., 2017). 

- podzemna 

voda 

- sintetiļki 
matriks 

obogaĺen 

POM 

UV/H2O2 

U ovoj studiji je razvijen kinetiļki prediktivni model 

za razgradnju alahlora u sintetiļkom i prirodnom 

vodenom matriksu primenom UV/H2O2 procesa. Za 

validaciju modela koriġĺeni su eksperimentalni 

podaci iz studije Song i sar. (2008), pri ļemu je 

dobijeno dobro slaganje eksperimentalnih podataka 

sa prediktivnim modelom (Djadi i Kaabar, 2020). 

otpadna voda UV-A/PMS 

Optimalna koncentracija PMS za uklanjanje razliļitih 

mikropolutanata ukljuļujuĺi i alahlor (100 µg/l) bila 

je 0,1 mM, pri ļemu je postignuto 80% degradacije 

nakon 60 min. tretmana (Guerra-Rodríguez i sar., 

2021). 

 Na osnovu literaturnih podataka moģe se zakljuļiti da je dostupan mali broj 

studija koje se odnose na ispitivanje efikasnosti fotohemijskih unapreĽenih 

oksidacionih procesa za uklanjanje hlorbenzena, ukljuļujuĺi TCB iz vode, ġto 

zahteva sprovoĽenje intenzivnijih istraģivanja. TakoĽe, 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 zraļenja. 

 Uvidom u dostupnu literaturu, takoĽe, ustanovljeno je da nema dovoljno 

podataka koji se odnose na uklanjanje alahlora iz vode primenom fotohemijskih 

unapreĽenih oksidacionih procesa. Uoļeno je da nedostaju i relevantni podaci o 

ispitivanju uticaja vodenog matriksa (poput POM i neorganskih vrsta) na 

oksidativnu degradaciju alahlora primenom kako neġto konvencionalnijeg UV/H2O2 

procesa, tako i novijih SR-AOPs ukljuļujuĺi UV/S2O8
2-
 i UV/HSO5

-
 tretmane, ġto 

zahteva opseģnija istraģivanja u ovoj oblasti. 

2.3. Procena kvaliteta vode tretirane unapreĽenim oksidacionim 

procesima  

 Primenom unapreĽenih oksidacionih procesa veĺina mikropolutanata se moģe 

efikasno ukloniti iz vode, meĽutim, razgradnja MPs tokom AOPs u tehnoloġkoj 

liniji obrade vode najļeġĺe ne rezultuje potpunom mineralizacijom do vode i ugljen-

dioksida. Prema tome, nakon primene unapreĽenih oksidacionih procesa mogu 

nastati razliļiti intermedijeri odn. nusprodukti veĺe polarnosti u odnosu na polazne 

komponente. Nastali intermedijeri se mogu detektovati primenom razliļitih 

instrumentalnih tehnika, kao ġto su teļna hromatografija visokih performansi (eng. 

high-performance liquid chromatography, HPLC) i gasna hromatografija kuplovana 

sa masenom spektrometrijom (eng. gas chromatographyïmass spectrometry,  

GC-MS). MeĽutim, zbog odreĽenih ograniļenja navedenih analitiļkih sistema u 

smislu visokih operativnih troġkova, vremena trajanja analize i nemoguĺnosti 

identifikovanja svih intermedijera koji mogu nastati tokom AOPs, ove metode se 

ļesto dopunjuju brzim ekotoksikoloġkim testovima, koji pronalaze sve veĺu primenu 

za procenu kvaliteta tretirane vode (Abbas i sar., 2018; Lashuk i Yargeau, 2021).  

 Testiranje toksiļnosti otpadnih voda, vodenih tokova, kontaminiranih lokacija 

koriġĺenjem razliļitih tehnika napredovalo je kao efikasno sredstvo, odnosno pristup 

za procenu rizika po ģivotnu sredinu. Biotestovi kvantifikuju fizioloġke promene ili 

promene ponaġanja koje manifestuju ģivi organizmi usled metaboliļkog poremeĺaja 

izazvanog prisustvom toksikanata. Bioloġki testovi se generalno izvode koriġĺenjem 

i prokariotskih (bakterija) i eukariotskih ĺelija, pored viġeĺelijskih organizama kao 

ġto su alge, biljke, rakovi, ribe itd. Glavni nedostatak bioloġkih testova sa 

viġeĺelijskim organizmima su visoki troġkovi i relativno dug reproduktivni period. 

Zbog toga su ļesto favorizovani i primenjivani bioloġki testovi, posebno bakterijski 

bioluminiscentni testovi, zasnovani na bakterijskim ĺelijma jer su osetljiviji i lakġi 

za primenu, ekonomski pristupaļniji i vremenski kraĺi i jednostavniji za izvoĽenje 

(Abbas i sar., 2018). 

 Bioluminiscencija je vrsta hemiluminiscencije koja se pokreĺe enzimskom 

katalizom. Bakterijski bioluminiscentni test je uveden 1969. godine i kasnije 

modifikovan u enzimsku bioluminiscentnu tehniku. In vitro bioluminiscentna 

reakcija katalizovana enzimom je predloģena kao test toksiļnosti 1990. godine, 
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nakon ļega je usledila imobilizacija na skrobnom gelu. Trenutno, bioloġki testovi 

koji koriste prirodne bioluminiscentne bakterije kao ġto su Vibrio fischeri, Vibrio 

harvey, Pseudomonas fluorescens i Pseudomonas leiognathi ġiroko se koriste za 

ispitivanje toksiļnosti. Bioluminiscentni testovi koriste ili tipiļne morske, svetleĺe 

bakterije ili organizme izolovane iz okoline ili genetski modifikovane u 

luminiscentne sojeve (Abbas i sar., 2018).  

 Vibrio fischeri (takoĽe poznata i kao Photobacterium fisheri) je gram negativna, 

ġtapiĺasta, nepatogena bakterija, sveprisutno rasprostranjena u subtropskim i 

morskim sredinama. Vibrio fischeri (V. fischeri) poseduje dva supstrata ukljuļujuĺi 

redukovani flavin mononukleotid (FMNH2) nazvan luciferin i masni aldehid dugog 

lanca. Egzogeni redukcioni agensi indukuju redukciju flavin mononukleotida (FMN) 

do FMNH2 putem enzimskog dejstva luciferaze (flavin monooksigenaza 

oksidoreduktaze). Dobijeni FMNH2 reaguje sa O2 dajuĺi intermedijer 4a-peroksi-

flavin, koji oksiduje masni aldehid u odgovarajuĺu kiselinu i kompleks luciferaza-

hidroksiflavin. Ovaj stabilni intermedijer se polako raspada dok emituje plavo-

zelenu svetlost sa najveĺim intenzitetom na talasnoj duģini od 490 nm (reakcija 60).  

FMNH2 + O2 + R-CHO Ÿ FMN + H2O + R-COOH + hv (490 nm)       (60) 

 Bioluminiscencija je direktno povezana sa disanjem, preko lanca transporta 

elektrona, i na taj naļin odraģava ĺelijski metaboliļki status. Prisustvo toksiļnih 

supstanci umanjuje rezultujuĺu luminiscenciju. Inhibicija metabolizma bakterija se 

manifestuje slabljenjem emisije svetlosti koja odgovara nivou toksiļnosti ispitivane 

supstance (Abbas i sar., 2018). 

 2.3.2. Promena toksiļnosti tokom unapreĽenih oksidacionih procesa 

 Potrebno je napomenuti da procena efikasnosti bilo kog tretmana zavisi i od 

prirode nastalih nusprodukata. Na osnovu fiziļko-hemijskih osobina organskih 

polutanata, mogu nastati intermedijeri razgradnje koji imaju niģu, jednaku ili ļak 

veĺu toksiļnost od polaznog jedinjenja. Dakle, promene toksiļnosti tokom AOPs su 

od velike vaģnosti za procenu performansi AOPs (Wang i Wang, 2021). 

 Pored toga, razliļiti mehanizmi mogu biti ukljuļeni u razgradnju toksiļnih 

organskih polutanata u zavisnosti od distribucije formiranih reaktivnih vrsta (Wang i 

Wang, 2020), ġto moģe rezultirati stvaranjem razliļitih intermedijarnih proizvoda 

razgradnje sa razliļitim karakteristikama u pogledu toksiļnosti u zavisnosti od 

primenjenog AOPs i uslova procesa. 

 Za ispitivanje promene toksiļnosti vodenih matriksa koji su podvrgnuti AOPs 

tretmanima ļesto se koristi luminiscentni bakterijski test. Toksiļni organski 

polutantni mogu promeniti status luminiscentnih bakterija, ġto moģe smanjiti 

intenzitet svetlosti. Intenzitet svetlosti luminiscentnih bakterija i toksiļnost 

organskog polutanta imaju dobru korelaciju u okviru odreĽenog koncentracionog 

opsega polutanta. Naime, intenzitet svetlosti luminiscentnih bakterija opada sa 
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porastom toksiļnosti. Primeĺeno je da stabilnost luminiscentnih bakterija meĽu 

razliļitim serijama moģe biti razliļita. Zbog toga je preporuļeno koriġĺenje 

luminiscentnih bakterija iz iste serije za ispitivanje varijacija akutne toksiļnosti 

(Wang i Wang., 2021). 

 Na promenu toksiļnosti vodenih matriksa mogu uticati sledeĺi faktori: reaktivne 

vrste generisane primenom AOPs i njihova koncentracija, struktura i koncentracija 

organskih polutanata, koriġĺena metoda procene toksiļnosti, eksperimentalni 

parametri, eventualni rezidual primenjenih oksidanata i dr. (Wang i Wang, 2021). 

Uticaj navedenih faktora na toksiļnost tokom primene AOPs je razmatrana u 

nastavku.  

 Visoko reaktivne radikalske vrste, koje su nastale tokom AOPs, stupaju u 

reakcije sa polutantima od interesa razliļitim reakcionim mehanizmima, ġto moģe 

rezultovati nastajanjem ġiroke palete nusprodukata razgradnje sa poslediļnom 

promenom toksiļnosti. Na stepen toksiļnosti veliki uticaj imaju fiziļko-hemijske 

osobine polutanata, ġto moģe uticati na razlike u toksiļnosti, ļak i primenom istih 

AOPs tretmana (Wang i Wang, 2021). 

 Brojne studije su ukazale da primenom AOPs toksiļnost npr. otpadnih voda 

moģe u poļetnim fazama tretmana da se poveĺa, a potom sa produģenjem vremena 

tretmana opada (Le i sar., 2017; Yang i sar., 2019). Porast, a potom smanjenje 

toksiļnosti ukazuju na formiranje toksiļnih intermedijera razgradnje, koji se tokom 

tretmana dalje razgraĽuju do manje toksiļnih jedinjenja. 

 Eksperimentalni parametri kao ġto su pH, temperatura i koncentracija oksidanata 

imaju uticaj na varijacije reakcionog sistema, npr. tipove i distribuciju reaktivnih 

vrsta i stabilnost organskih polutanata.  

 Oksidanti kao ġto su vodonik-peroksid, PS i PMS se ļesto koriste u 

unapreĽenim oksidacinim procesima. Da bi se toksiļnost tretirane vode odredila na 

adekvatan naļin, potrebno je odrediti rezidual primenjenog oksidanta, a pre procene 

toksiļnosti primeniti odgovarajuĺe metode za uklanjanje eventualnog reziduala 

oksidanata iz vodenog rastvora (Olmez-Hanci i sar., 2014). 

 Ispitivanje toksiļnosti je vaģan parametar za evaluaciju performansi AOPs i 

procenu kvaliteta tretirane vode. Stoga je potrebno obratiti paģnju na promenu 

toksiļnosti pre i nakon primene AOPs. Da bi se sveobuhvatno procenio kvalitet 

tretirane vode neopodno je koristiti hemijske metode analize ukljuļujuĺi i metode 

skrininga nusprodukata/intermedijera razgradnje u kombinaciji sa bioloġkim 

metodama procene toksiļnosti, ġto bi u idealnom sluļaju podrazumevalo primenu 

viġe razliļitih metoda i vrsta organizama (Wang i Wang, 2021). 
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3.  EKSPERIMENTALNI DEO  

3.1. Plan eksperimenta 

 Istraģivanja u okviru doktorske disertacije obuhvatila su ispitivanje efekata 

unapreĽenih 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 zraļenja sa: (i) vodonik-peroksidom (UV/H2O2), (ii ) persulfatom (UV/S2O8
2-
)
 
i 

(iii ) peroksimonosulfatom (UV/HSO5
-
) u razliļitim vodenim matriksima, koji se 

meĽusobno razlikuju po sadrģaju i karakteristikama prirodnih organskih materija i 

neorganskih jona. Istraģivanja su sprovedena u laboratorijskim uslovima na 

prirodnim vodama razliļitih karakteristika i sintetiļkim vodenim matriksima 

obogaĺenim komercijalno dostupnom huminskom kiselinom, kao model supstancom 

POM, i/ili hidrogenkarbonatima/karbonatima, kako bi se ġto realnije sagledao 

reakcioni mehanizam i procenila moguĺnost primene navedenih procesa u tretmanu 

voda. Plan eksperimenta je ġematski prikazan na slici 4. 
 

Istraģivanja su sprovedena kroz nekoliko faza: 

¶ Ispitivanje efekata AOPs. U ovoj fazi ispitivani su efekti direktne UV 

fotolize, UV/H2O2, UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
 procesa na stepen i kinetiku 

oksidativne razgradnje 1,2,3-tihlorbenzena i alahlora u razliļitim vodenim 

matriksima. U tu svrhu tokom primenjenih HR-AOP (UV/H2O2) i SR-AOPs 

ispitani su efekti razliļitih reakcionih uslova:  

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

o inicijalna koncentracija oksidanata vodonik-peroksida, PS i PMS 

(0,03 i 0,3 mM) i  

o doza UV zraļenja (0-2000 mJ/cm
2
). 

¶ 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 

istraģivanja u: 

o sintetiļkim vodenim matriksima, sa razliļitim sadrģajem huminskih 

materija (2, 5 i 12 mg C/l DOC) i hidrogenkarbonata (100, 250 i  

500 mg/l), kao najznaļajnijih Ăhvataļañ slobodnih radikala i  

o prirodnim vodama, obuhvatajuĺi jednu povrġinsku vodu i dve 

podzemne vode, koje se meĽusobno razlikuju u odnosu na sadrģaj i 

karakteristike prirodnih organskih materija (3,14-6,88 mg C/l TOC; 

2,10-5,90 lm
-1
mg

-1
 SUVA), alkalitetu (181-540 mg CaCO3/l) i drugim 

parametrima kvaliteta vode (poglavlje 4.1.). 

¶ Karbonilna jedinjenja ukljuļujuĺi 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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¶ Izuļavanje mehanizma razgradnje. U cilju izuļavanja mehanizma 

degradacije organskih polutanata u vodi i identifikacije nusprodukata 

oksidativne razgradnje tokom ispitivanih fotohemijskih unapreĽenih 

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 izuļavanje glavnih 

degradacionih puteva i mehanizma razgradnje sprovedeno je u spajkovanim 

uzorcima ultraļiste dejonizovane vode, u odsustvu interferirajuĺih materija.  

¶ Procena kvaliteta AOPs tretirane vode sa aspekta toksiļnosti. Ispitivanje 

kvaliteta sirove i tretirane vode (u razliļitim fazama tretmana) sa aspekta 

utvrĽivanja potencijalne toksiļnosti intermedijera/nusprodukata oksidativne 

razgradnje organskih materija izvrġeno je primenom bioloġkog testa sa 

bakterijama Vibrio fischeri. 
 

 

Slika 4. Ġematski prikaz plana eksperimenta 
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Vaģno je napomenuti da su svi eksperimenti ukljuļujuĺi pripremu vodenih 

matriksa i tretman vode primenom AOPs izvoĽeni sa pojedinaļnim komponentama, 

a ne u smeġi, kako bi se eliminisao potencijalni uticaj kompeticije do koje moģe doĺi 

prilikom ispitivanja u smeġama.  

3.2. Hemikalije i reagensi   

U laboratorijskim ispitivanjima koriġĺeni su sledeĺi standardi: 1,2,3-

trihlorbenzen (Pestanal
®
, Sigma-Aldrich, CAS No. 87-61-6); alahlor (Pestanal

®
, 

Sigma-Aldrich, CAS No. 15972-60-8); pentahlornitrobenzen - PCNB (Supelco, 5000 

µg/ml u metanolu, CAS No.82-68-8); formaldehid (Fluka, CAS No.15513); 

acetaldehid (Msynth
®
plus, CAS No. 75-07-0); glioksal (ACROS Organics

TM
, CAS 

No. 107-22-2) i metilglioksal (ACROS Organics
TM

, CAS No.78-98-8). Rastvaraļi 

heksan (CAS No. 110-54-3); metanol (CAS No. 67-56-1) i dihlormetan (CAS No. 

75-09-2) proizvoĽaļa J.T. Baker
®
 bili su visokog stepena ļistoĺe za analizu 

organskih tragova (ultra resi-analyzed
®
).  

Komercijalna huminska kiselina (HA) proizvoĽaļa Fluka (CAS No. 1415-93-6) 

je koriġĺena 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, koriġĺene su u cilju karakterizacije POM povrġinske vode i 

podzemnih voda.    

Druge hemikalije koje su koriġĺene bile su: 30% rastvor H2O2 (NRK, Inģenjering 

Beograd, CAS No. 7722-84-1); kalijum-persulfat (Sigma-Aldrich, CAS No. 7727-

21-1, K2S2O8); kalijum-peroksimonosulfat (Sigma-Aldrich, CAS No. 70693-62-8, 

2KHSO5·KHSO5·K2SO4 dostupan kao Oxone); gvoģĽe(III)-sulfat heptahidrat 

(POCH S.A., CAS No. 231-753-5, FeSO4·7H2O); amonijum-oksalat monohidrat 

(Kemika d.d., Zagreb, CAS No. 6009-70-7, (NH4)2C2O4·H2O); anhidrovani 

natrijum-acetat (POCH S.A., CAS 805640115, C2H3NaO2); 1,10-fenantrolin 

monohidrat (Lach-Ner, CAS No. 5144-89-8, C12H8N2·H2O); O-(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, NaCO3); 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, Na2SO3); anhidrovani natrijum-sulfat (Sigma Aldrich, CAS No. 7757-82-

6, Na2SO4); natrijum-tiosulfat pentahidrat (Centrohem, CAS No. 10102-17-7, 

Na2S2O3·5H2O); hlorovodoniļna kiselina (Zorka Pharma, Ġabac, CAS No. 

HZ16543.1000, HCl); sumporna kiselina (Lach-Ner, CAS No. 7664-93-9, H2SO4); 

cink-sulfat pentahidrat (Sigma-Aldrich, CAS No. 7446-20-0, ZnSO4·5H2O); 

kalijum-dihromat (Sigma-Aldrich, CAS No. 7778-50-9, K2Cr2O7).  

Za pripremu radnih rastvora i sintetiļkih vodenih matriksa koriġĺena je ultraļista 

dejonizovana voda ASTM (American Society for Testing and Materials) tip I, 

dobijena pomoĺu sistema za preļiġĺavanje (LABCONCO, WaterPro RO/PS Station). 

http://www.sigmaaldrich.com/catalog/search?term=87-61-6&interface=CAS%20No.&N=0&mode=partialmax&lang=en&region=SX&focus=product
http://www.sigmaaldrich.com/catalog/search?term=7727-21-1&interface=CAS%20No.&N=0&mode=partialmax&lang=en&region=SX&focus=product
http://www.sigmaaldrich.com/catalog/search?term=7727-21-1&interface=CAS%20No.&N=0&mode=partialmax&lang=en&region=SX&focus=product
http://www.merckmillipore.com/INTL/en/search/-?SingleResultDisplay=SFProductSearch&TrackingSearchType=pdp_related_product&SearchTerm=*&SearchParameter=%26%40QueryTerm%3D*%26feature_cas_no_value%3D497-19-8
http://www.sigmaaldrich.com/catalog/search?term=7446-20-0&interface=CAS%20No.&N=0&mode=partialmax&lang=en&region=SX&focus=product
http://www.sigmaaldrich.com/catalog/search?term=7778-50-9&interface=CAS%20No.&N=0&mode=partialmax&lang=en&region=SX&focus=product
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Sadrģaj rastvorenog organskog ugljenika u ultraļistoj dejonizovanoj vodi bio je 

<0,5 mg C/l, a elektroprovodljivost 0,055 µS/cm. 

3.3. Vodeni matriksi 

Sintetiļki i prirodni vodeni matriksi obogaĺeni su 1,2,3-trihlorbenzenom i 

alahlorom, spajkovanjem vodenih rastvora ovih komponenti tako da se dobije 

poļetna koncentracija navedenih supstanci od ~100 Õg/l. Za obogaĺivanje matriksa 

koriġĺeni su vodeni rastvori 1,2,3-TCB i alahlora koncentracije 10 mg/l, koji su 

pripremani odmeravanjem odgovarajuĺe mase ļvrstih supstanci i rastvaranjem u 

dejonizovanoj vodi, uz poboljġanje rastvaranja na ultrazvuļnom kupatilu, nakon 

ļega su rastvori profiltrirani kroz membranski celulozno-nitratni filter poroznosti 

0,45 µm.  

Obogaĺeni vodeni matriksi su ostavljani da stoje 24 h u mraku pre izvoĽenja 

fotohemijskih eksperimenata radi homogenizacije uzoraka. Pre poļetka 

fotohemijskih eksperimenata odreĽivana je poļetna koncentracija ispitivanih 

polutanata kako bi se kontrolisao bilo koji gubitak jedinjenja i odredila taļna 

koncentracija.  

Kalibracioni standardi ispitivanih supstanci pripremani su u heksanu u 

koncentracionom opsegu od 1-150 ng/ml, a kao interni standard je koriġĺen 

pentahlornitrobenzen u koncentraciji od 50 ng/ml. Za pripremu kalibracionih 

rastvora koriġĺen je osnovni rastvor ispitivanih organskih polutanata koncentracije 

1 mg/ml u metanolu, od kojeg su pripremana odgovarajuĺa razblaģenja i radni 

rastvori (sekundarni rastvor koncentracije 100 µg/ml u metanolu i tercijarni rastvor 

koncentracije 1 µg/ml u heksanu). Svi rastvori su ļuvani u friģideru na temperaturi 

od 2±1ÜC zaġtiĺeni od svetlosti.  

Priprema sintetiļkih vodenih matriksa. U istraģivanju su koriġĺena ļetiri 

sintetiļka vodena matriksa:  

i. ultraļista dejonizovana voda, bez dodatka interferirajuĺih agenasa, koji bi 

mogli delovati kao Ăhvataļiò slobodnih radikala i stupati u reakcije 

kompeticije (u daljem tekstu kontrolni matriks), 

ii. sintetiļki matriks obogaĺen komercijalnom huminskom kiselinom (2, 5 i  

12 mg C/l DOC), 

iii.  sintetiļki matriks obogaĺen rastvorom hidrogenkarbonata (100, 250 i  

500 mg HCO3
-
/l),  

iv. sintetiļki matriks obogaĺen obema vrstama, komercijalnom huminskom 

kiselinom i hidrogenkarbonatima (5 mg C/l DOC i 250 mg HCO3
-
/l), koji je 

koriġĺen prilikom validacije prediktivnih modela razgradnje organskih 

mikropolutanata (poglavlje 3.7.3.)   

Koncentracioni opsezi huminskih kiselina i hidrogenkarbonata odabrani su tako 

da obuhvate ġirok raspon koncentracija navedenih materija u prirodnim vodama. pH 

svih sintetiļkih vodenih matriksa korigovana je tako da bude u opsegu pH 7,2±0,2.     
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Sintetiļki vodeni matriksi sa komercijalnom HA su pripremljeni prema 

proceduri datoj u literaturi (Mosteo i sar., 2009). Pre rastvaranja odreĽene koliļine 

HA, podeġena je pH vrednost vode (pH 10) primenom 0,1 M NaOH, ġto je u skladu 

sa uslovima sredine pri kojima se rastvaraju huminske kiseline. Nakon rastvaranja, 

rastvor HA je postavljen na magnetnu meġalicu radi intenziviranja meġanja tokom 

24 h. Potom je rastvor profiltriran kroz 0,45 µm celulozno-nitratni membranski 

filter, ļime je dobijen radni rastvor HA sa odreĽenim sadrģajem rastvorenog 

organskog ugljenika (~500 mg C/l DOC) koji je dalje koriġĺen za pripremu 

sintetiļkih vodenih matriksa. 

Za pripremu sintetiļkog vodenog matriksa sa hidrogenkarbonatima koriġĺen je 

natrijum-hidrogenkarbonat, od kojeg je napravljen radni rastvor NaHCO3 

za obogaĺivanje ultraļiste dejonizovane vode. 

Prirodni vodeni matriksi. Za ispitivanje uticaja karakteristika prirodnih voda na 

fotorazgradnju 1,2,3-TCB i alahlora primenjeni su obogaĺeni uzorci povrġinske 

(reļne) vode i dve podzemne vode, spajkovanjem vodenim rastvorima navedenih 

mikropolutanata. Fiziļko-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/H2O2, 

UV/S2O8
2-
 i UV/HSO5

-
 unapreĽeni oksidacioni procesi ispitivani su u komercijalno 

dostupnom fotohemijskom reaktoru od nerĽajuĺeg ļelika, zapremine oko 0,7 l. Kao 

izvor zraļenja koriġĺena je UV-C ģivina lampa niskog pritiska (proizvoĽaļa Philips) 

sa maksimumom emisije zraļenja na talasnoj duģini od 253,7 nm. Na slici 5 je dat 

ġematski prikaz fotoreaktora. 

 
 

Slika 5. Ġematski prikaz fotohemijskog reaktora 
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Ģivina lampa niskog pritiska pozicionirana je u centralnom delu fotoreaktora u 

ĺeliji od kvarcnog stakla i povezana preko balasta sa izvorom napajanja. Pre poļetka 

svakog eksperimenta lampa je zagrevana 20 minuta u cilju stabilizovanja intenziteta 

UV zraļenja.  

Nakon zagrevanja lampe, u reaktor su uvoĽeni vodeni uzorci u koje je 

neposredno pre tretmana dodata odgovarajuĺa zapremina rastvora primenjivanih 

oksidanata (vodonik-peroksida, persulfata i peroksimonosulfata). Vodeni uzorci su 

uvoĽeni u reaktor i uzorkovani nakon tretmana pomoĺu teflonske slavine smeġtene 

pri dnu reaktora, koja povezuje fotoreaktor sa rezervoarom sirove vode. Primenjene 

doze UV zraļenja bile su u opsegu 0-2000 mJ/cm
2
, 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 izvoĽeni 

u duplikatu, a dobijeni rezultati (poglavlje 4.) su prikazani kao srednje vrednosti 

merenja sa standardnom devijacijom (SD). 

3.5. Analitiļke metode 

 3.5.1. OdreĽivanje intenziteta UV zraļenja  

Primenom aktinometrijske metode sa ferioksalatom odreĽen je broj fotona 

prema proceduri Hatchard i Parker (1956). U skladu sa datom procedurom, koliļina 

jona gvoģĽa (Fe
2+

) koja se formira tokom fotohemijskog tretmana UV zraļenjem 

potiļe od crveno obojenog fenantrolinskog kompleksa (Fe(fenan)3
2+

), pri ļemu 

molarni apsorpcioni koeficijent kompleksa na 510 nm iznosi 11100 l mol
-1
cm

-1
. 

Ferioksalat se pod dejstvom zraļenja razlaģe prema sledeĺim reakcijama (61-62): 

Fe(C2O4)3
3-
 + hv Ÿ Fe

2+
 + C2O4

.- 
+ 2C2O4

2-
 (61) 

Fe(C2O4)3
3- 

+ C2O4
.- 
Ÿ Fe

2+ 
+ 2CO2 + 3 C2O4

2-
                            (62) 

Broj molova nastalih Fe
2+

 jona u rastvoru nakon primene UV-C zraļenja 

odreĽuju se prema sledeĺoj formuli (63): 

molovi Fe
2+ 

=  
     

     
 (63) 

gde su: 

V1 - zapremina ozraļenog rastvora (ml); 

V2 - alikvot ozraļenog rastvora, koji je uzet za odreĽivanje jona gvoģĽa (ml); 

V3 - konaļna zapremina uzorka nakon kompleksiranja sa fenantrolinom (ml); 

l - duģina optiļkog puta ĺelije (kivete); 

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

Ů (510 nm) - molarni apsorpcioni koeficijent kompleksa Fe(fenan)3
2+

.   

Na osnovu eksperimentalne procedure za aktinometrijsko merenje odreĽen je 

foton fluks koji iznosi 2,33x10
-6
 Einsteins s

-1
. Energija fotona na 253,7 nm odreĽena 
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je pomoĺu Plankove jednaļine i iznosi 7,82x10
-19

 J/foton, dok intenzitet UV 

zraļenja iznosi 1,5 mW/cm
2
 (De la Cruz i sar., 2013). Doza UV zraļenja (mJ/cm

2
) 

raļunata je na osnovu intenziteta UV zraļenja, 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 teļno-

teļne ekstrakcije sa heksanom. Sadrģaj 1,2,3-TCB nakon ekstrakcije odreĽivan je 

koriġĺenjem gasne hromatografije sa detektorom sa zahvatom elektrona (na 

instrumentu Agilent Technologies 6890, 
63
Ni ɛECD, Santa Clara, California, USA), 

pri ļemu je razdavanje vrġeno primenom kapilarne gasno-hromatografske DB-XLB 

kolone (30 m x 0,25 mm, 0,25 ɛm) (J&W Scientific, Santa Clara, California, USA). 

Uslovi hromatografisanja bili su sledeĺi: poļetna temperatura GC rerne iznosila je 

70ÁC (1 min.), nakon ļega temperatura raste brzinom od 20ÁC/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 koriġĺena je metoda 

internog standard, gde je pentahlornitrobenzen koriġĺen kao interni standard. 

Taļnost metode (recovery, %) odreĽena za koncentracioni nivo od 1-150 µg/l iznosi 

80-105%, a preciznost (izraģena 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 takoĽe su pripremani primenom teļno-teļne 

ekstrakcije sa heksanom. Za analizu alahlora koriġĺena 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 vrġeno na DB-5MS kapilarnoj koloni ((30 m x 25 ɛm x 

0,25 Õm) J&W Scientific, Santa Clara, California, USA)). Uslovi hromatografisanja 

bili su sledeĺi: poļetna 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 vrġena u simultanom SIM (eng. selected ion 

monitoring)/SCAN modu, a injektovana zapremina iznosila je 2 µl. Alahlor je 

kvantifikovan pomoĺu metode internog standarda, pri ļemu je pentahlornitrobenzen 

koriġĺen 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) koriġĺeni su 295 i 265. Analitiļke 

performanse metode su testirane u triplikatu, pri ļemu je recovery vrednost za 

koncentracioni opseg 1-150 µg/l iznosila od 103-114%, sa RSD <10%. Granica 

detekcije metode je bila 50 ng/l.  
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3.5.3. Identifikacija intermedijera oksidativne razgradnje organskih 

mikropolutanata i prirodnih organskih materija  

 Primenom GC-MS sistema izvrġena je skrining analiza kako bi se identifikovali 

semipolarni i eventualno nepolarni intermedijeri razgradnje 1,2,3-TCB i alahlora 

nakon primene fotohemijskih unapreĽenih oksidacionih procesa. Za 

gasnohromatografski skrining uz detekciju kvadrupolnom masenom 

spektrometrijom u intervalu m/z od 50-450 a.m.u. koriġĺen 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 ɛm x 

0,25 Õm) J&W Scientific, Santa Clara, California, USA)). Hromatografsko 

razdvajanje na koloni vrġeno je prema sledeĺem temperaturnom programu: poļetna 

temperatura GC rerne iznosila je 70ÜC (2 min.), zatim se temperatura poveĺava do 

150ºC sa gradijentom brzine od 25ºC/min; potom se temperatura poveĺava do  

200ÜC brzinom od 3ÜC/min i konaļno brzinom od 8ÜC/min temperatura se poveĺava 

do 280ºC (10 min). Temperatura MS jonskog izvora bila je 230ºC, temperatura 

kvadrupola 150ºC, a temperatura transfer linije 280ºC. Rezultati GC-MS skrining 

analize evaluirani su primenom softvera Agilent MSD Productivity ChemStation i 

NIST-ove biblioteke (NIST05 Mass Spectral Library), kao i softvera za 

dekonvoluciju (Deconvolution Reporting Software). 

 TakoĽe je izvrġena i identifikacija specifiļnih karbonilnih jedinjenja, 

karboksilnih kiselina i aldehida, kao markera oksidativne razgradnje ispitivanih 

organskih polutanata, ali i u vodi prisutnih prirodnih organskih materija.  

 Sadrģaj karboksilnih kiselina je analiziran na jonskom hromatografu (Dionex 

IC3000, Santa Clara, California, USA) sa konduktometrijskim detektorom. 

Koriġĺene su IonPac AS19 i AG19 kolona i pretkolona, anjonski supresor ASRS 

300, 4 mm i EGC-KOH eluent kertridģ. Uslovi jonske hromatografije bili su sledeĺi: 

zapremina injektiranja 100 µl; brzina protoka 1 ml/min; temperatura 30ºC. Kao 

eluent je koriġĺen kalijum-hidroksid 10 mM od 0-10 min i 10 do 58 mM od 10-

40 min. Identifikacija anjona karboksilnih kiselina zasnivala se na specifiļnim 

retencionim vremenima i poreĽenju sa standardnim rastvorima, a kvantifikacija je 

izvrġena na osnovu izrade kalibracionih krivi (koncentracioni opseg od 5- 

100 ng/ml).  

 Sadrģaj aldehida u vodi je analiziran u skladu sa protokolom US EPA 556 

metode. U ispitivanim uzorcima vode prvo je podeġena pH vrednost na 6, zatim je 

dodat fosfatni pufer i sredstvo za derivatizaciju (O-(2,3,4,5,6-pentafluorobenzil)-

hidroksilamin). Tako pripremljeni uzorci vode su ostavljeni na 45ºC  

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 izvrġena 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 sledeĺi: poļetna temperatura GC rerne je 40ºC  

(5 min.), potom temperatura raste do 130ºC sa gradijentom brzine od 4ºC/min  

(2,2 min), zatim se temperature poveĺava do 180ºC sa gradijentom brzine od 
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12ºC/min (1,13 min), i na kraju do 280ºC sa gradijentom brzine od 7ºC/min (tokom 

11,8 min). Temperatura injektora bila je 250ºC, a temperatura detektora 280ºC. 

Kvantifikacija je izvrġena na osnovu kalibracionih krivi (koncentracioni opseg je bio 

od 5-50 ng/ml). Za analizu aldehida koriġĺen je SIM mod, pri ļemu je jon za 

kvantifikaciju (m/z) bio 181.  

 3.5.4. Karakterizacija prirodnih organskih materija u vodi  

Karakterizacija prirodnih organskih materija povrġinske vode i podzemnih voda 

vrġena 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 razliļitim rastvaraļima. Primena ove tehnike omoguĺava 

izolovanje sledeĺih 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) (Tubiĺ, 2010; Molnar, 2011). U svakoj izolovanoj frakciji 

prirodnih organskih materija odreĽivan je sadrģaj rastvorenog organskog ugljenika. 

 Infracrvena spektroskopija sa Furijevom transformacijom (eng. Fourier-

transform infrared spectroscopy, FTIR) koriġļena je za karakterizaciju komercijalne 

huminske kiseline. U tu svrhu koriġĺena je transmisiona tehnika sa kalijum-

bromidom, koja se zasnivala na homogenizaciji uzorka HA sa ļvrstim KBr visoke 

ļistoĺe i pripremi tablete koja je dalje snimana u transmisionom modu na 

instrumentu Thermo-Nicolet Nexus 670 (u opsegu od 4000-400 cm
-1
, rezolucija 

4 cm
-1
, sa brzinom od 60 skenova po analizi pri sobnoj temperaturi). 

 3.5.5. Test toksiļnosti sa bakterijama Vibrio fisheri   

Ispitivanje kvaliteta sirove i vode tretirane UV, UV/H2O2, UV/S2O8
2-
 i 

UV/HSO5
-
 procesima sa aspekta utvrĽivanja potencijalne toksiļnosti intermedijera, 

odn. nusprodukata oksidativne razgradnje organskih materija izvrġeno je primenom 

toksikoloġkog 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, D¿sseldorf, Nemaļka), dok su dobijeni rezultati 

obraĽeni primenom softvera LUMISsoftIV (HACH-Lange GmbH, Nemaļka).  

Za odreĽivanje potencijalne toksiļnosti merenje luminiscencije Vibrio fischeri je 

sprovedeno u sirovoj vodi (bez dodatka oksidanata H2O2, PS i/ili PMS), nakon 

obogaĺivanja vodenih uzoraka mikropolutantima, a potom pre i posle primene gore 

navedenih fotohemijskih unapreĽenih oksidacionih procesa. Merenje luminiscencije 

bakterije Vibrio fischeri izvrġeno je u poļetnom vremenu i nakon 30 minuta 

inkubacije, na osnovu ļega je izraļunata inhibicija toksiļnosti.  

Pre poļetka izvoĽenja testa toksiļnosti pripremljen je rastvor za rekonstituciju 

bakterija (smeġa 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 7H2O, K2Cr2O7) i NaCl kao 

kontrolni rastvor u testu. Nakon toga, u vodenim uzorcima podeġena je 

koncentracija NaCl na 20 g/l, pH vrednost izmeĽu 6,5-8 i koncentracija rastvorenog 

kiseonika ι3 mg O2/l. 

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 Õl rastvora za rekonstituciju i izvrġena 

homogenizacija, pri ļemu je sadrģaj prebaļen u staklenu kivetu sa poklopcem u 

termoblok (15°C tokom 15 minuta). Nakon temperiranja, dodata je nova zapremina 

(4500 µl) rastvora za rekonstituciju bakterija i stavljena u termoblok na 15°C (tokom 

15 minuta). Tako pripremljena suspenzija bakterija je koriġĺena za izvoĽenje testa 

toksiļnosti, gde je dodato po 200 µl suspenzije u svaku test kivetu i merena je 

luminiscencija samih bakterija u nultom vremenu u odsustvu bilo kakvog toksiļnog 

uticaja. Po zavrġetku snimanja u iste test kivete odmah je dodato po 800 Õl uzorka i 

smeġa je homogenizovana, a luminiscencija merena nakon 30 minuta inkubacije. 

Primenom softvera LUMISsoftIV je izvrġena korekcija kontrolnog rastvora u 

testu kontrole i odreĽen inhibitorni efekat luminiscencije bakterija za svaki ispitivani 

uzorak. Formule koje su koriġĺene za izraļunavanje odreĽenih parametara i efekta 

inhibicije uzoraka date su u nastavku. 

Æ
)

)
 

(64) 

gde je:  

fkt - korekcioni factor, koji sluģi za korekciju inicijalnih vrednosti luminiscencije 

svih uzoraka. 

Ik0 - luminiscencija kontrole u nultom vremenu i 

Ikt - luminiscencija kontrole nakon 30 min inkubacije. 

Korekciona vrednost za luminiscenciju uzoraka u nultom vremenu (Ict): 

) ) ÆӶ    (65) 

gde je: 

I0 - luminiscencija uzorka u nultom vremenu i 

ὪӶ - srednja vrednost korekcionog faktora. 

Efekat inhibicije uzoraka (Ht): 

( ρππ                                         (66) 

gde je I t - luminiscencija uzorka nakon 30 min inkubacije. 
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 3.5.6. OdreĽivanje ostalih fiziļko-hemijskih parametara kvaliteta vode  

pH vrednost je odreĽivana na instrumentu pH/ION 735 (Model 04520006; 

WTW, Weilheim, Nemaļka), prema metodi SRPS H.Z1.111:1987. 

Elektroprovodljivost vode je merena pomoĺu elektrokonduktometra (Hanna 

Instruments, Model HI 933000; TX), prema metodi SRPS EN 27888:2009 pri ļemu 

je granica detekcije metode 1 µS/cm. 

Ukupan alkalitet vodenih uzoraka je odreĽen prema standardnoj metodi 

(APHA-AWWA-WEF, 2012), pri ļemu je granica detekcije metode 0,4 mmol/l. 

Sadrģaj ukupnih organskih materija u sintetiļkim i prirodnim vodenim 

matriksima odreĽen je merenjem ukupnog organskog ugljenika (eng. total organic 

carbon, TOC) i rastvorenog organskog ugljenika (eng. dissolved organic carbon, 

DOC) primenom TOC analizatora ElementarLiqui TOC II (Model 35072028; 

Elementar, Langenselbold, Nemaļka) u skladu sa metodom SRPS ISO 8245:2007. 

Granica detekcije metode iznosi 0,3 mg C/l, a granica kvantitacije 0,5 mg C/l. 

UV apsorbancija na 254 nm odreĽivana je merenjem na CINTRA 1010, GBC 

Scientific Equipement spektrofotometru. 

Specifiļna UV apsorbancija (SUVA) raļunata je na osnovu vrednosti UV254 i 

DOC, prema sledeĺem izrazu: 

SUVA (l m
-1
mg

-1
) = 

 
                                    (67) 

Sadrģaj anjona (nitriti, nitrati, sulfati, hloridi i bromidi) analiziran je primenom 

jonske hromatografije na instrumentru Dionex IC3000 (Santa Clara, California, 

USA). Analiza je prilagoĽena u skladu sa EPA metodom 300.1. Koriġĺene su IonPac 

AS19 i AG19 kolona i pretkolona, anjonski supresor ASRS 300, 4 mm i EGC-KOH 

eluent kertridģ. Identifikacija analiziranih anjona zasnivala se na specifiļnim 

retencionim vremenima, a kvantifikacija je izvrġena na osnovu izrade kalibracionih 

krivi.  

3.7. Modelovanje rezultata i statistiļka obrada podataka 

 3.7.1. Kinetiļki model pseudo-prvog reda 

 Za opisivanje brzine degradacije odabranih organskih mikropolutanata u vodi 

tokom ispitivanih UV/H2O2 i SR-AOPs koriġĺen je kinetiļki model pseudo-prvog 

reda, prema jednaļini (68): 

Ὧὧ                                                           (68) 



Tajana M. Simetiĺ                                                                       Doktorska disertacija  

 

41 

 

gde je k- konstanta brzine pseudo-prvog reda. Konstanta k zasnovana na dozi 

zraļenja (eng. fluence based pseudo first-order rate constants) dobijena je iz nagiba 

ln([c0])/([c]) u odnosu na primenjenu dozu UV zraļenja, gde su [c0] i [c] poļetna i 

finalna koncentracija mikropolutanta u vodi (Bolton i Stefan, 2002; Shu i sar., 

2013). Svi eksperimenti su uraĽeni u duplikatu i prikazane su srednje vrednosti 

rezultata sa izraļunatom 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) koriġĺena je analiza glavnih komponenti 

(eng. Principal Component Analysis, PCA). PCA je uraĽena primenom PAST 

softverskog programa (eng. Paleontological Statistics version 3.2). Pre poļetka 

izvoĽenja PCA, dobijeni eksperimentalni podaci su standardizovani primenom 

sledeĺe jednaļine (69):  

é   
                                       (69) 

 PCA analiza je primenjena na skupu eksperimenata sprovedenih u prirodnim 

vodenim matriksima, zbog kompleksnijeg sastava prirodnog vodenog matriksa u 

odnosu na sintetiļke, a samim tim i boljeg razumevanja procesnih parametara poput 

poļetne koncentracije oksidanata, pH i doze UV zraļenja na razgradnju odabranih 

organskih mikropolutanata tokom fotohemijskih procesa: UV/H2O2, UV/S2O8
2-
 i 

UV/HSO5
-
. 

 Koriġĺenjem eksperimentalnih podataka dobijenih nakon ispitivanja oksidativne 

degradacije 1,2,3-trihlobenzena i alahlora u prirodnim vodenim matriksima 

primenom UV/H2O2, UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
 procesa, pristupljeno je razvoju 

matematiļkog modela za predviĽanje procenta degradacije u zavisnosti od ulaznih 

parametara , primenom softverskog paketa Wolfram Mathematica. Glavne varijable 

(nezavisne promenljive) su: sadrģaj ukupnih organskih materija (X1), ukupan 

alkalitet (X2), incijalna koncentracija primenjenih oksidanata (X3), pH vrednost (X4) 

i doza UV zraļenja (X5) (tabela 5). Efikasnost degradacije ispitivanih 

mikropolutanata (izraģena u procentima) je predstavljena kao Y, tj. zavisna 

promenljiva ili odgovor (eng. response). 

 Tabela 5. Nezavisne promenljive koriġĺene za dizajn prediktivnog modela 

Nezavisno promenljive 
Kodirana 

vrednost 

Jedinica 

mere 
Opseg 

Sadrģaj ukupnih organskih materija X1 mg C/l TOC 3,1-6,9 

Ukupan alkalitet X2 mg CaCO3/l 180-540 

Inicijalna koncentracija oksidanata H2O2, 

PS i PMS
 
 

X3 mM 0,03-0,3 

pH vrednost X4 - 5,0-9,5 

Doza UV zraļenja X5 mJ/cm
2
 30-2000 
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4. REZULTATI I DISKUSIJA  

4.1. Karakterizacija  sintetiļkih i prirodnih vodenih matriksa  

 U tabeli 6 prikazane su karakteristike sintetiļkih vodenih matriksa pripremljenih 

u laboratoriji, koji su koriġĺeni za izuļavanje efekata huminskih kiselina i 

hidrogenkarbonata na razgradnju 1,2,3-trihlorbenzena i alahlora primenom UV/H2O2 

i SR-AOPs procesa. Sintetiļki vodeni matriksi obogaĺeni su: (a) komercijalnom 

huminskom kiselinom (2-12 mg C/l DOC) i (b) hidrogenkarbonatima (100-

500 mg HCO3
-
/l).  

Tabela 6. Opġte karakteristike sintetiļkih vodenih matriksa primenjenih za 

izuļavanje efekata fotohemijskih tretmana 

Parametar Merna jedinica Srednja vrednost ± SD
1
 

Sintetiļki vodeni matriks obogaĺen huminskom kiselinom 

 HA-2 HA-5 HA-12 

pH - 6,84±0,20 7,14±0,20 7,16±0,20 

DOC mg C/l 2,07±0,25 4,88±0,17 12,2±0,15 

UV254 cm
-1
 0,095±0,012 0,358±0,025 1,32±0,043 

SUVA l m
-1
mg

-1
 4,59±1,52 7,33±0,28 10,8±0,33 

Sintetiļki vodeni matriks obogaĺen hidrogenkarbonatima 

pH - 6,94±0,20 7,2±0,20 7,11±0,20 

HCO3
-
 mg/l 100 250 500 

Elektroprovodljivost µS/cm 211±5 470±15 906±10 

DOC mg C/l  < 0,5 < 0,5 < 0,5 

SD1 ï standardna devijacija 24 merenja 

 Sintetiļki matriksi obogaĺeni huminskim kiselinama. Opseg ispitivanih 

koncentracija HA je izabran tako da obuhvati razliļit sadrģaj prirodnih organskih 

materija u kojem su obiļno zastupljene u povrġinskim i podzemnim vodama 

(Agbaba i sar., 2012; Molnar i sar., 2013; Tubiĺ i sar., 2013; Agbaba i sar., 2015; 

Agbaba i sar., 2016; Xin i sar., 2020; Tufail i sar., 2021).   

 Analiza sintetiļkih vodenih matriksa sa razliļitim sadrģajem huminskih kiselina 

(2-12 mg C/l DOC) ukazuje na visoke vrednosti za UV254 apsorbanciju (0,095- 

1,32 cm
-1
) i SUVA (4,59-10,8 lm

-1
mg

-1
), ġto ukazuje na hidrofobni karakter HA i 

zastupljenost aromatiļnih i konjugovanih struktura. 

 Za odreĽivanje 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
-1
 je najġira u celom 

spektru i moģe 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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moguĺim karboksilnim kiselinama (Rodrigues i sar., 2008). Stepen zasiĺenja HA 

moģe se posmatrati na osnovu dve slabe trake koje se pojavljuju u regionu 2923 cm
-1
 

i oko 2850 cm
-1
. Ove trake se pripisuju asimetriļnim i simetriļnim valencionim 

vibracijama metil i metilenske grupe (-CH2-), koje su karakteristiļne za alifatiļne i 

cikliļne ugljovodonike (Giovanela i sar., 2010). Talasnoj duģini od  

1609 cm
-1
 odgovara aromatiļna C=C valenciona vibracija i COO

-
 simetriļna 

valenciona vibracija. Traka na 1381 cm
-1
 moģe biti od O-H deformacione i C-O 

valencione vibracije fenolne OH, i COO
-
 asimetriļne valencione vibracije, ġto je u 

skladu sa literaturnim podacima (Samios i sar., 2007; Karpukhina i sar., 2019). U 

podruļju od 1011-1096 cm
-1
 primeĺene su trake koje identifikuju C-O valencione 

vibracije C=O i C-O grupa ili supstanci nalik polisaharidima i Si-O silikatne 

neļistoĺe (Karpukhina i sar., 2018). Apsorpcione trake na talasnoj duģini od  

914 cm
-1
 i 752 cm

-1
 mogu se pripisati deformacionim vibracijama van ravni 

aromatiļne C-H veze. 

 Uopġteno gledano, dobijeni spektar pokazuje visok intenzitet za tri trake: 3430, 

1609 i 1034 cm
-1
. Prva odgovara vodoniļnoj vezi H-OH, i/ili intermolekulskoj i/ili 

intramolekulskoj OH vezi, tipa OH...OH...OH, dok se za drugu traku pretpostavlja 

da potiļe uglavnom od C=C, C=O veza u primarnim amidima, ketonskim i 

hinonskim grupama, i treĺa 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. 

 

Slika 6. FTIR spektar komercijalnog standarda huminske kiseline 

 Sintetiļki matriksi obogaĺeni hidrogenkarbonatnim jonima. Pored sintetiļkog 

matriksa obogaĺenog huminskim kiselinama pripremljen je i sintetiļki vodeni 
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matriks obogaĺen hidrogenkarbonatima, kao najznaļajnijim neorganskim 

Ăhvataļima slobodnih radikala, tako da obuhvati koncentracioni opseg ovih jona 

koji se moģe naĺi u prirodnim vodama.  

 Prirodni vodeni matriksi. U tabeli 7 prikazane su fiziļko-hemijske 

karakteristike prirodnih vodenih matriksa primenjenih za izuļavanje efekata 

fotohemijskih tretmana.  

Tabela 7. Fiziļko-hemijski parametri kvaliteta ispitivanih prirodnih voda 

Parametar Merna jedinica 

Srednja vrednost ± SD 

Povrġinska 

(reļna) 

voda (RV) 

Podzemna 

voda (PV-1) 

Podzemna 

voda (PV-2) 

pH / 7,83±0,12 8,20±0,10 8,04±0,13 

Elektroprovodljivost µS/cm 369±35 729±49 952±43 

Ukupan alkalitet mg CaCO3/l 181±14 440±18 540±38 

TOC mg C/l 3,14±0,24 5,68±0,37 6,88±1,04 

DOC mg C/l 2,83±0,12 5,23±0,31 6,74±0,65 

SUVA l m
-1
mg

-1
 2,10±0,10 5,90±0,03 5,05±0,75 

UV254 cm
-1
 0,059±0,01 0,309±0,02 0,331±0,04 

Ukupni aldehidi µg/l 1,31±0,50 2,42±0,30 2,79±0,20 

Nitrati mg /l 3,86±0,53 1,56±0,13 2,36±0,002 

Nitriti  mg/l 0,01±0,005 0,01±0,005 0,016±0,002 

Sulfati mg/l 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 µg/l 45,5±4,11 64,5±8,14 77,8±1,1 

PV-1- podzemna voda koriġĺena za ispitivanje fotodegradacije 1,2,3-TCB 

PV-2- podzemna voda koriġĺena za ispitivanje fotodegradacije alahlora 
SD - standardna devijacija na osnovu 5 merenja  

 Ispitivane vode se razlikuju prema sadrģaju ukupnog i rastvorenog organskog 

ugljenika (3,14-6,88 mg C/l TOC; 2,83-6,74 mg C/l DOC), UV254 apsorbujuĺih 

organskih materija (0,059-0,331 cm
-1
) i SUVA vrednosti (5,05-5,90 l m

-1 
mg

-1
). 

Vrednost za specifiļnu UV apsorbanciju ukazuje da ispitivanu povrġinsku vodu 

karakteriġe prisustvo alifatiļnih i aromatiļnih komponenti u strukturi POM, dok su u 

podzemnim vodama prisutne POM uglavnom hidrofobnog karaktera, velikih 

molekulskih masa i veĺeg stepena aromatiļnosti.  

 TakoĽe, ispitivane vode se razlikuju i po vrednosti ukupnog alkaliteta (181- 

540 mg CaCO3/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 Ăhvataļa prema visoko reaktivnim slobodnim 

radikalima tokom fotohemijskih oksidacionih procesa, pri ļemu dolazi do inhibicije 
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odn. smanjenja efikasnosti primenjenih procesa i opadanja vrednosti konstante 

brzine degradacije organskih zagaĽujuĺih 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 

uoļavamo 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.     

 

Slika 7. Distribucija rastvorenog organskog ugljenika u frakcijama POM: 

 (a) RV, (b) PV-1 i (c) PV-2 

U povrġinskoj vodi preteģno preovladava hidrofilni karakter POM  

(53% HPI-NA i 27% HPIA), dok hidrofobna frakcija fulvinskih kiselina ļini svega 

20% od ukupnog sadrģaja DOC. U sluļaju obe ispitivane podzemne vode  

(PV-1 i PV-2) uoļena 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 ļini gotovo polovinu ili viġe 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 beleģi umeren do visok 

sadrģaj POM (Sl. List APV, 1/2010; Molnar i sar., 2013; Molnar Jaziĺ i sar., 2018). 

Rezultati frakcionisanja POM u skladu su sa opġtom karakterizacijom prirodnih 

organskih materija u ispitivanim vodama na osnovu surogat parametara za POM, 

odn. vrednosti ukupnog i rastvorenog organskog ugljenika, UV254 apsorbancije i 

SUVA vrednosti. U narednim poglavljima detaljnije ĺe biti obraĽivani efekti 

razliļitih vodenih matriksa na fotorazgradnju organskih mikropolutanata 1,2,3-

trihlorbenzena i alahlora fotohemijskim unapreĽenim oksidacionim procesima. 

 

 

 

c)a) b)

 FAF HPIA HPI-NA

20
%
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4.2. Degradacija 1,2,3-trihlorbenzena u vodi primenom unapreĽenih 

oksidacionih procesa  

 U okviru ovog poglavlja prikazani su rezultati ispitivanja uticaja direktne UV 

fotolize i fotohemijskih unapreĽenih oksidacionih UV/H2O2, UV/S2O8
2-
, UV/HSO5

-
 

procesa na degradaciju 1,2,3-trihlorbenzena u vodi. Imajuĺi u vidu da efikasnost 

degradacije organskih mikropolutanata u vodi primenom unapreĽenih oksidacionih 

procesa zavisi od sastava vodenog matriksa (sadrģaja i karakteristika POM, 

alkaliteta i drugih neorganskih vrsta), eksperimentalna istraģivanja fotorazgradnje 

1,2,3-trihlorbenzena su sprovedena u razliļitim sintetiļkim i prirodnim vodama 

(poglavlje 4.2.1. i 4.2.2). U cilju boljeg razumevanja ponaġanja 1,2,3-trihlorbenzena 

tokom fotohemijskog tretmana i uticaja pojedinih procesnih parametara (poput 

poļetne koncentracija primenjenih oksidanata, pH vrednosti, doze UV zraļenja) 

primenjena je PCA analiza i predloģen 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 

prisutnih POM, kao i procena kvaliteta sirove i tretirane vode sa aspekta toksiļnosti 

primenom testa sa luminiscentim Vibrio fischeri bakterijama je data u poglavljima 

4.2.5. i 4.2.6.   

4.2.1. Degradacija 1,2,3-trihlorbenzena u sintetiļkim vodenim matriksima 

primenom unapreĽenih oksidacionih procesa  

 Poglavlje 4.2.1. obuhvata prikaz dobijenih rezultata nakon ispitivanja efikasnosti 

degradacije 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu, bez dodatka interferirajuĺih agenasa, 

primenom direktne UV fotolize i razliļitih fotohemijskih AOPs. Detaljnije 

ispitivanje uticaja huminskih kiselina i alkaliteta na degradaciju 1,2,3-TCB u 

sintetiļkim 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 poveĺanjem primenjene doze UV zraļenja, tako da je 

maksimalna efikasnost fotodegradacije 1,2,3-TCB UV fotolizom postignuta 

primenom doze zraļenja od 1400 mJ/cm
2
.  

 Poznato je da efikasnost fotohemijskih procesa u velikoj meri zavisi od 

kvantnog prinosa, molarnog apsorpcionog koeficijenta, kao i sastava vodenog 

matriksa. Navedeni parametri mogu se koristiti za predviĽanje uklanjanja organskih 

mikropolutanata primenom AOPs zasnovanih na primeni UV zraļenja (Wols i 

Hofman-Caris, 2012). Nizak stepen degradacije se moģe pripisati relativno niskom 

molarnom apsorpcionom koeficijentu 1,2,3-trihlorbenzena (0,308 x 10
3
 l/mol/cm) na 

talasnoj duģini od 253,7 nm. I pored relativno visokog kvantnog prinosa 1,2,3-TCB 

(ū254 19,0x10
-2
 mol/Einstein) u poreĽenju sa drugim organskim jedinjenjima prema 

literaturi Wols i Hofman-Caris (2012), emitovana energija UV-C zraļenja na 
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talasnoj duģini od 253,7 nm nije dovoljno efikasna da indukuje potpunu 

fotodegradaciju 1,2,3-TCB, pri ļemu 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/H2O2, UV/S2O8
2-
 i UV/HSO5

- 
procesi. Efekat fotohemijskih unapreĽenih 

oksidacionih procesa na degradaciju 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu ispitivan je 

pri poļetnoj koncentraciji vodonik-peroksida, persulfata i peroksimonosulfata od 

0,03 mM i dozi UV zraļenja od 3-300 mJ/cm
2
, u zavisnosti od primenjenog 

tretmana (slika 9).  

 Znaļajno efikasnija fotodegradacija 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu je 

postignuta kombinacijom UV zraļenja i vodonik-peroksida, persulfata i/ili 

peroksimonosulfata u odnosu na UV fotolizu. Stepen oksidativne degradacije 1,2,3-

TCB u kontrolnom matriksu opada sledeĺim nizom: UV/S2O8
2-
 (43-99%) ι 

UV/HSO5
-
 (33-99%) ι UV/H2O2 (25-99%). Maksimalan stepen oksidativne 

degradacije 1,2,3-TCB tokom UV/H2O2 procesa postignut je pri dozi UV zraļenja 

od 300 mJ/cm
2
, dok je primenom SR-AOPs procesa gotovo potpuna degradacija 

1,2,3-TCB zabeleģena pri niģim dozama UV-C zraļenja i to 140 mJ/cm
2
 za 

UV/HSO5
-
, odn. 70 mJ/cm

2
 za UV/S2O8

2-
 proces. Visoka efikasnost unapreĽenih 

oksidacionih procesa moģe se pripisati oksidativnom napadu visoko reaktivnih 

slobodnih radikala, HO
Å
 i SO4

Å-
, formiranih tokom UV/H2O2 i SR-AOPs, na molekul 

1,2,3-trihlorbenzena. 

 Dobijeni rezultati ukazuju da se najefikasnija oksidativna degradacija 1,2,3-TCB 

u kontrolnom matriksu postiģe tokom UV/S2O8
2-
 procesa (0,03 mM S2O8

2-
 i  

70 mJ/cm
2
). Pri istim reakcionim uslovima, u smislu doze UV-C zraļenja i poļetne 
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koncentracije oksidanta, razgradnja 1,2,3-TCB UV/H2O2 i UV/HSO5
-
 procesima 

iznosi 52 i 82%, redom, dok je doprinos direktne UV fotolize bio neznatan. Da bi se 

postiglo ι95% degradacije 1,2,3-TCB potrebno je primeniti oko 4 puta veĺu dozu 

UV-C zraļenja tokom UV/H2O2 procesa, odn. 2 puta veĺu dozu za UV/HSO5
-
 proces 

u odnosu na najefikasniji UV/S2O8
2-
 tretman. 
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Slika 9. Degradacija 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu primenom UV/H2O2, 

UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
 procesa  

 Konstanta brzine degradacije 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu primenom UV 

fotolize iznosi 0,567±0,07 x 10
-3
 cm

2 
mJ

-1
 (R

2 
= 0,996). Dobijene konstante brzine 

degradacije pseudo-prvog reda takoĽe potvrĽuju da dodatak razliļitih oksidanata 

vodi poveĺanju k vrednosti primenom UV/H2O2 i SR-AOPs u poreĽenju sa UV 

fotolizom, ġto se moģe pripisati fotolitiļkoj dekompoziciji vodonik-peroksida, PS 

i/ili PMS (slika 10).  

 Tokom ispitivanih unapreĽenih oksidacionih procesa uoļavamo da se  

k vrednost kretala u rasponu od 16,4 x 10
-3
 do 62,8 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
 (R

2
 0,984-0,999). 

Brzina razgradnje 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu, na osnovu konstanti brzine 

degradacije pseudo-prvog reda opada sledeĺim nizom: UV/S2O8
2-
 ι UV/HSO5

-
 ι 

UV/H2O2.  

Uoļeni trendovi efikasnosti ispitivanih procesa mogu se tumaļiti na osnovu 

strukture primenjenih oksidanata. Energija peroksidne (O-O) veze PS iznosi 

33,5 kcal mol
-1 

(Shah i sar., 2013), odnosno 51 kcal mol
-1
 za vodonik-peroksid 

(Reints i sar., 2000), dok za PMS vrednost nije dostupna u literaturi, ali je 

predloģeno da se kreĺe u opsegu izmeĽu S2O8
2-
 i H2O2 na osnovu duģine O-O veze 

(Yang i sar., 2010). Rastuĺi redosled energije O-O veze prati i redosled, odnosno 

rastuĺi niz molarnog apsorpcionog koeficijenta primenjenih oksidanata na 254 nm:  
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Ů (HSO5
-
) 13,6 M

-1
 cm

-1
  ̓ Ů (H2O2) 18,6 M

-1
 cm

-1
  ̓ Ů (S2O8

-
) 21,58 M

-1
 cm

-1
 

(Anipsitakis i Dionysiou, 2004). Prikazani podaci ukazuju da se peroksidna veza u 

PS i PMS moģe lakġe raskinuti pod uticajem UV-C zraļenja u odnosu na vezu u 

H2O2, 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, SO4
Å- 

(E
o 

= 2,5-3,1 V) su neġto jaļi i 

selektivniji oksidanti u poreĽenju sa HO
Å
 (E

o 
= 1,89-2,72 V), ġto moģe delom 

objasniti i veĺi procenat degradacije 1,2,3-TCB tokom SR-AOPs u poreĽenju sa 

UV/H2O2 tretmanom (Anipsitakis i Dionysiou, 2004, Lian i sar., 2017). TakoĽe, u 

prilog veĺoj brzini degradacije 1,2,3-TCB primenom UV/S2O8
2-
 procesa ide i 

ļinjenica da su eksperimenti u kontrolnom matriksu izvedeni u neutralnoj pH 

sredini, u kojoj SO4
Å-
 imaju veĺi redoks potencijal od hidroksil radikala (Sharma i 

sar., 2016). 

Nekoliko studija je sprovedeno u proteklom periodu u cilju ispitivanja 

razgradnje hlorovanih benzena, ukljuļujuĺi TCB izomere i lindan, primenom 

kombinacije UV zraļenja 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) istraģivala kinetiku i mehanizam 

razgradnje lindana, organohlornog pesticida, primenom UV/HSO5
-
 procesa, gde je 

1,2,4-trihlorbenzen detektovan kao jedan od glavnih intermedijera oksidativne 

razgradnje polaznog polutanta. Pregledom literature utvrĽeno je da ne postoji 

dovoljno podataka koji se odnose na degradaciju 1,2,3-TCB primenom UV/H2O2 i 

SR-AOPs, tako da ĺe dobijeni rezultati u narednim poglavljima biti uporeĽivani sa 

srodnim jedinjenjima iz iste ili strukturno srodnih grupa. 



Tajana M. Simetiĺ                                                                       Doktorska disertacija  

 

50 

 

4.2.1.1. Uticaj huminskih kiselina i alkaliteta na degradaciju  

1,2,3-trihlorbenzena unapreĽenim oksidacionim procesima 

 Poznato je da uobiļajeni konstituenti prirodnih voda, ukljuļujuĺi neorganske 

anjone i prirodne organske materije, mogu stupati u reakcije sa HO
Å
 i SO4

Å-
, 

dominantnim radikalskim vrstama koje se formiraju tokom UV/H2O2 i SR-AOPs, pri 

ļemu 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/H2O2 

procesa na degradaciju 1,2,3-TCB u sintetiļkim vodenim matriksima usled prisustva 

huminskih kiselina i hidrogenkarbonata) je publikovan u radu autora ņurkiĺ i sar. 

(2019). 

 Uticaj huminskih materija. Rezultati ispitivanja degradacije 1,2,3-TCB u 

sintetiļkom vodenom matriksu obogaĺenom huminskim kiselinama (2-

12 mg C/l DOC) primenom direktne UV fotolize (200-1400 mJ/cm
2
) prikazani su na 

slici 11. 

 

Slika 11. Uticaj huminskih kiselina na degradaciju 1,2,3-trihlorbenzena u sintetiļkoj 

vodi direktnom UV fotolizom 

 Kao ġto 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 znaļajnije 

razlikovao i kretao se u opsegu od 9-53%. Sa porastom koncentracije HA na  

12 mg C/l DOC uoļen je znaļajan pad efikasnosti razgradnje 1,2,3-TCB na 

maksimalnih 33%.  
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 Brzina degradacije 1,2,3-TCB u sintetiļkim vodenim matriksima obogaĺenim 

huminskim kiselinama od 2 i 5 mg/l DOC je sliļna kao u kontrolnom matriksu i 

iznosi oko 0,53±0,07 x 10
-3
 cm

2
 mJ

-1
 (R

2
 = 0,988-0,996). MeĽutim, pri koncentraciji 

HA od 12 mg C/l DOC konstanta brzine pseudo-prvog reda direktne fotolitiļke 

razgradnje 1,2,3-TCB opada i iznosi 0,29±0,003 x 10
-3
 cm

2
 mJ

-1
 (R

2
 = 0,992). 

Dobijeni rezultati upuĺuju da je u prisustvu veĺe koncentracije HA verovatno doġlo 

do apsorpcije znaļajnije frakcije UV-C zraļenja od strane konjugovanih dvostrukih 

veza molekula HA ļime je smanjena efikasnost fotolitiļke razgradnje 1,2,3-TCB u 

odnosu na kontrolni matriks i matriks sa niģim sadrģajem HA. 

 Na slici 12, predstavljeni su rezultati ispitivanja uticaja prisustva huminskih 

kiselina (2-12 mg C/l DOC) na oksidativnu degradaciju 1,2,3-TCB u vodi primenom 

UV/H2O2, UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
 procesa, pri poļetnim koncentracijama oksidanata 

od 0,03 i 0,3 mM i doze UV zraļenja od 200-1400 mJ/cm
2
. 
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Slika 12. Uticaj huminskih kiselina pri razliļitim koncentracijama: (a) 2 mg C/l 

DOC; (b) 5 mg C/l DOC i (c) 12 mg C/l DOC na degradaciju 1,2,3-trihlorbenzena u 

sintetiļkoj vodi fotohemijskim UV/H2O2, UV/S2O8
2-
 i UV/HSO5

-
 procesima 

 Dobijeni rezultati jasno ukazuju da na stepen razgradnje 1,2,3-TCB u prisustvu 

HA dodatno utiļe poļetna koncentracija primenjenih oksidanata tokom sva tri 

ispitivana fotohemijska procesa. Uticaj poļetnih koncentracija H2O2, PS i/ili PMS u 

ispitivanom opsegu (0,03-0,3 mM) je posebno izraģen pri niģem sadrģaju HA, dok 

su pri visokom sadrģaju HA (12 mg C/l DOC) ove razlike manje izraģene. 
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 Primenom UV/H2O2 procesa (0,03 mM H2O2) stepen degradacije 1,2,3-TCB u 

sintetiļkom vodenom matriksu obogaĺenom huminskom kiselinom opada sledeĺim 

nizom: HA - 2 mg C/l DOC (36-71%) > HA - 5 mg C/l DOC (28-62%) > HA -

 12 mg C/l DOC (22-43%). Sa porastom poļetne koncentracije H2O2 uoļava se 

porast stepena degradacije 1,2,3-TCB, koji je u prisustvu niģeg sadrģaja HA (2 i 

5 mg C/l DOC) iznosio od 62-99%, odnosno od 31-66% u prisustvu 12 mg C/l 

DOC.  

 Sliļan trend je zapaģen i tokom SR-AOPs, ali sa neġto efikasnijom razgradnjom 

1,2,3-TCB u UV/S2O8
2-
 sistemu, kada je primenjena niģa poļetna koncentracija 

oksidanata od 0,03 mM. U skladu sa tim, stepen degradacije 1,2,3-TCB u matriksu 

sa niģim sadrģajem HA (2 i 5 mg C/l DOC) je iznosio od 22-80% tokom SR-AOPs. 

Pri istim reakcionim uslovima u smislu poļetne koncentracije oksidanata i doze UV 

zraļenja stepen degradacije 1,2,3-TCB u prisustvu HA (12 mg C/l) se kretao od 21-

55%.  

 Sa porastom poļetne koncentracije PS i PMS na 0,3 mM uoļavamo da je 

postignuta skoro identiļna efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB (54-99%) u matriksu sa 

HA 2 i 5 mg C/l DOC, dok je pri poļetnoj koncentraciji HA od 12 mg C/l DOC 

neġto znaļajniji inhibitorni efekat huminskih kiselina primeĺen tokom UV/HSO5
-
 

(35-68%) u odnosu na UV/S2O8
2-
 (37-75%) (slika 12). 

 UV/H2O2 i SR-AOPs procesima je postignuta gotovo potpuna oksidativna 

razgradnja 1,2,3-TCB (~99%) u prisustvu HA pri relativno niskim koncentracijama 

(2 i 5 mg C/l DOC) primenom veĺe poļetne koncentracije oksidanata H2O2, PS i 

PMS od 0,3 mM i doze UV zraļenja od 1400 mJ/cm
2
. U sluļaju matriksa sa viġim 

sadrģajem HA od 12 mg C/l 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 znaļajnom inhibicijom razgradnje 1,2,3-

TCB u odnosu na kontrolni matriks, ġto je posebno evidentno pri visokoj 

koncentraciji HA od 12 mg C/l DOC.  

 Izraģeniji inhibitorni efekat HA u UV/H2O2 sistemu moģe se teorijski pripisati 

veĺoj brzini reakcija POM sa HO
Å
 (Ὧ Ɇȟ  2,23 x 10

8
 M

-1
s

-1
) u poreĽenju sa SO4

Å-
 

radikalima (Ὧ Ɇȟ  6 x 10
6
 M

-1
s

-1
). TakoĽe, veĺa selektivnost SO4

Å-
 u odnosu na 

HO
Å 
moģe objasniti manji inhibitorni efekat huminskih kiselina tokom razgradnje 

1,2,3-TCB primenom UV/S2O8
2-
 procesa u odnosu na UV/H2O2 (Zhang i sar., 

2019). 

 Dobijeni rezultati razgradnje 1,2,3-TCB tokom primene ispitivanih UV/H2O2 i 

SR-AOPs su interpretirani na osnovu kinetike razgradnje (slika 13), gde je jasno 

uoļena dobra korelacija izmeĽu poļetne koncentracije HA (2-12 mg C/l DOC) i 

vrednosti za konstante brzine degradacije pseudo-prvog reda (R
2
 ι0,99). Brzina 

razgradnje 1,2,3-TCB u sintetiļkom vodenom matriksu obogaĺenom huminskim 

kiselinama, na osnovu konstanti brzine degradacije pseudo-prvog reda, opada 

sledeĺim redosledom: UV/S2O8
2-
 ι UV/HSO5

-
 ι UV/H2O2.  

 Pri niģem sadrģaju HA (2 i 5 mg C/l DOC), primenom UV/H2O2 (0,03 mM 

H2O2) procesa k vrednost je bila u rasponu od 0,525 x 10
-3
 - 0,693 x 10

-3 
cm

2
 mJ

-1
, 
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dok je tokom SR-AOPs iznosila od 0,76 x 10
-3
 - 1,15 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
. Sa porastom 

poļetne koncentracije HA na 12 mg C/l DOC, pri istim eksperimentalnim uslovima, 

k vrednost za UV/H2O2 i SR-AOPs bila je znaļajno niģa (0,231 x 10
-3
 - 

0,505 x 10
-3
 cm

2
 mJ

-1
). 
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Slika 13. Korelacija izmeĽu konstanti brzine degradacije 1,2,3-TCB u sintetiļkom 

vodenom matriksu i koncentracije huminskih kiselina tokom: (a) UV/H2O2, 

(b) UV/S2O8
2-
 i (c) UV/HSO5

-
 procesa 

 Poveĺanjem poļetne koncentracije oksidanata H2O2, PS i PMS na 0,3 mM u 

fotohemijskim oksidacionim procesima dolazi do znaļajnog poveĺanja k vrednosti u 

matriksu sa niģim sadrģajem HA od 2 i 5 mg C/l (2,57 x 10
-3
 - 3,7 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
). 

MeĽutim, u matriksu sa HA od 12 mg C/l nije primeĺeno znaļajnije poveĺanje k 

vrednosti (0,53 x 10
-3
 - 0,86 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
) u odnosu na niģu poļetnu koncentraciju 

primenjenih oksidanata kod svih ispitivanih tretmana (slika 13). 

 Poredeĺi dobijene konstante brzine degradacije sa kontrolnim matriksom 

(poglavlje 4.2.1., slika 10) uoļava se znaļajan uticaj huminskih kiselina kao 

interferirajuĺih agenasa. Pored toga, za postizanje potpune razgradnje 1,2,3-TCB u 

vodi u prisustvu huminskih kiselina potrebno je primeniti znatno veĺu dozu UV-C 

zraļenja u zavisnosti od procesa, kao i veĺu poļetnu koncentraciju oksidanata u 

poreĽenju sa kontrolnim matriksom. 

 Poznato je da sastav HA moģe da varira u zavisnosti od funkcionalnih grupa 

prisutnih u njihovim strukturama. Strukture poput karboksilnih kiselina, fenola i 

hinona ļesto ļine integralni deo HA, a ļije je prisustvo indukovano u komercijalnom 

standardu HA na osnovu analize FTIR spektra (poglavlje 4.1., slika 6). Navedene 
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strukture se ponaġaju kao Ăhvataļiò slobodnih radikala (de Melo i sar., 2016), ļime 

se moģe objasniti inhibitorni efekat HA. Dodatno, prisutne funkcionalne grupe u 

strukturi HA su pri ispitivanoj neutralnoj sredini mahom deprotonovane i zato 

ispoljavaju veliki Ăscavenger efekat prema nastalim slobodnim radikalima. TakoĽe, 

huminske kiseline mogu reagovati i sa organskim mikropolutantima preko 

katalitiļkih i sorpcionih reakcija, kao i putem fotosenzibilizacije i reakcija 

kompeticije (Tan i sar., 2013).  

 Poveĺanje poļetne koncentracije huminskih kiselina u sintetiļkim vodenim 

matriksima dovodi do izraģenijeg inhibitornog efekta. Brojne studije su ukazale na 

inhibitorni efekat HA tokom oksidacije strukturno razliļitih mikropolutanata u vodi, 

gde pri visokoj koncentraciji huminske kiseline stupaju u reakcije kompeticije sa 

polutantima od interesa za supstrat, odnosno HO
Å
 i SO4

Å-
 radikale, ļime se smanjuje 

dostupnost slobodnih radikala za oksidaciju mikropolutanata. Pored toga, visoke 

koncentracije HA smanjuju intenzitet prodiranja UV zraļenja kroz reakcionu smeġu, 

ġto takoĽe 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 znaļajan uticaj na razgradnju organskih mikropolutanata u vodi (Chen i sar., 

2013). Khan i sar. (2017, 2021) su ukazali da ļak i niske koncentracije HA od  

1 mg/l takoĽe imaju znaļajan uticaj na razgradnju organohlornog pesticida lindana 

tokom UV/S2O8
2-
 i UV/HSO5

-
 procesa, gde stepen razgradnje iznosi 31% i 61%, 

redom. Negativan uticaj POM na degradaciju ġiroke palete organskih 

mikropolutanata primenom SR-AOPs takoĽe 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. MeĽu neorganskim jonima, prisustvo i uticaj 

hidrogenkarbonata/karbonata je vaģan za procenu efikasnosti AOPs, prvenstveno 

zbog visokog afiniteta prema nastalim slobodnim radikalima tokom procesa. Ovi 

joni obiļno deluju kao Ăhvataļiñ SO4
Å-
 i HO

Å
, pri ļemu mogu nastati manje reaktivne 

radikalske vrste HCO3
Å
 i CO3

Å-
 (detaljniji mehanizam ovih reaktivnih vrsta sa 

slobodnim radikalima dat je u opġtem delu, poglavlja 2.2.1.2. i 2.2.1.3).  

 Rezultati ispitivanja uticaja alkaliteta na efikasnost degradacije 1,2,3-TCB u 

sintetiļkom vodenom matriksu obogaĺenom hidrogenkarbonatima (100-500 mg/l) 

primenom UV fotolize, kao kontrolnog procesa, prikazani su na slici 14. Potrebno je 

napomenuti da veliki uticaj na ravnoteģu, odn. distribuciju H2CO3, HCO3
-
 i CO3

2-
 

ima pH vrednost. Stoga, na osnovu pKa vrednostima za H2CO3/HCO3
-
/CO3

2-  

(tj. pKa1=6,3 i pKa2=10,3) (Zhou i sar., 2018), dominantne vrste pri ispitivanoj 

neutralnoj pH vrednosti su hidrogenkarbonati, pa ĺe u skladu sa tim biti i tumaļeni 

dobijeni rezultati. 

 Stepen degradacije 1,2,3-TCB tokom UV fotolize raste sa porastom doze UV 

zraļenja, a opada sa poveĺanjem poļetne koncentracije HCO3
-
 u sintetiļkoj vodi. 

Razgradnja 1,2,3-TCB UV fotolizom u prisustvu HCO3
-
 od 100 i 250 mg/l prati 

potpuno isti trend, pri ļemu efikasnost uklanjanja iznosi od 7-58%. Stepen 
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razgradnje 1,2,3-TCB opada sa porastom koncentraciji HCO3
-
 na 500 mg/l i kreĺe se 

u rasponu od 4-38%. 

 Primenom UV fotolize zapaģamo da je najveĺi uticaj na efikasnost degradacije 

1,2,3-TCB primeĺen pri koncentraciji od 500 mg HCO3
-
/l, gde konstanta brzine 

fotorazgradnje k iznosi 0,387 x 10
-3
 cm

2
 mJ

-1
, dok je pri niģim koncentracijama 

HCO3
-
 (100 i 250 mg/l), k vrednost neġto viġa i iznosi oko 0,60 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
.   

 

Slika 14. Uticaj hidrogenkarbonata na degradaciju 1,2,3-TCB u sintetiļkoj vodi 

direktnom UV fotolizom 

 Na slici 15 prikazani su rezultati ispitivanja uticaja poļetne koncentracije 

hidrogenkarbonata (100-500 mg/l) na oksidativnu degradaciju 1,2,3-TCB u 

sintetiļkom vodenom matriksu primenom UV/H2O2 i SR-AOPs pri poļetnoj 

koncentraciji oksidanata od 0,03-0,3 mM i dozi UV zraļenja od 200-1400 mJ/cm
2
. 

Generalno posmatrano, dobijeni rezultati ukazuju da se razgradnja 1,2,3-TCB u 

prisustvu hidrogenkarbonata odvija gotovo identiļno primenom sva tri fotohemijska 

oksidaciona procesa. Pored toga, uticaj poļetne koncentracije primenjenih 

oksidanata na efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB u prisustvu hidrogenkarbonata je 

neznatan, ġto nije bio sluļaj sa fotorazgradnjom 1,2,3-TCB u vodenom matriksu 

obogaĺenom huminskim kiselinama (slika 12).  

 U sintetiļkom vodenom matriksu obogaĺenom hidrogenkarbonatima (100-

250 mg/l) stepen degradacije 1,2,3-TCB, pri poļetnoj koncentraciji oksidanata od 

0,03 mM, kretao se u meĽusobno veoma sliļnom opsegu tokom svih ispitivanih 

AOPs (~20-95%). U vodenom matriksu obogaĺenom veĺom koncentracijom 

hidrogenkarbonata (500 mg/l), pri istim reakcionim uslovima, maksimalan stepen 

razgradnje 1,2,3-TCB kretao se oko 85% za UV/H2O2 i UV/HSO5
-
 procese do 

maksimalnih 90% postignutih primenom UV/S2O8
2-
 procesa. Primena veĺe poļetne 
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koncentracije oksidanata H2O2, PS i/ili PMS od 0,3 mM tokom UV/H2O2 i SR-AOPs 

procesa rezultovala je takoĽe meĽusobno veoma sliļnom efikasnoġļu procesa i 

visokim stepenom razgradnje 1,2,3-TCB (do 99%, kada se primeni doza UV 

zraļenja od 1400 mJ/cm
2
). 
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Slika 15. Uticaj hidrogenkarbonata pri razliļitim koncentracijama: (a) 100 mg/l,  

(b) 250 mg/l i (c) 500 mg/l na degradaciju 1,2,3-TCB u sintetiļkoj vodi 

fotohemijskim UV/H2O2, UV/S2O8
2-
 i UV/HSO5

-
 procesima 

 Dobijeni rezultati koji su takoĽe i kinetiļki interpretirani ukazuju da u uslovima 

bliskim neutralnim (pH 7,2±0,2), u matriksu obogaĺenom hidrogenkarbonatima, 

UV/S2O8
2-
 ima blagu prednost u odnosu na UV/HSO5

-
 i UV/H2O2 procese u pogledu 

razgradnje 1,2,3-TCB. Razlog tome moģe biti brzina reakcije HCO3
-
 sa slobodnim 

radikalima. Brzina reakcije hidrogenkarbonata sa HO
Å
 dominantno formiranim 

tokom UV/H2O2 procesa je i do tri puta veĺa u poreĽenju sa SO4
Å-
 (poglavlje 2.2.1.2. 

(reakcija 22) i 2.2.1.3. (reakcija 54), ġto za rezultat ima manje izraģen uticaj HCO3
- 

na razgradnju 1,2,3-TCB u UV/S2O8
2-
 sistemu. 

 Na slici 16 prikazani su rezultati korelacije izmeĽu vrednosti za konstantu brzine 

degradacije pseudo-prvog reda i ispitivanih poļetnih koncentracija 

hidrogenkarbonata (100-500 mg/l) u sintetiļkom vodenom matriksu. Dobijeni 

rezultati ukazuju da se kinetika razgradnje 1,2,3-TCB moģe uspeġno opisati 

primenom modela pseudo-prvog reda (R
2 
ι0,97). Konstanta brzine degradacije 

pseudo-prvog reda u sintetiļkom vodenom matriksu obogaĺenom 
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hidrogenkarbonatima pratila je sledeĺi redosled: UV/S2O8
2- 
ι UV/HSO5

-
 Ó 

UV/H2O2.  

 Primenom niģe poļetne koncentracije oksidanata (0,03 mM) k vrednost tokom 

ispitivanih AOPs primenjenih na vodeni matriks obogaĺen hidrogenkarbonatima 

(100-500 mg/l) kretala se od ~ 1,50 x 10
-3
 - 2,47 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
. Uporedo sa 

porastom poļetne koncentracije oksidanata na 0,3 mM beleģi se i porast k vrednosti 

u rasponu od 2,2 x 10
-3
 - 3,96 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
 (SR-AOPs), odn. 1,99 x 10

-3
 -  

3,51 x 10
-3
cm

2
 mJ

-1
 za UV/H2O2 proces. 
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Slika 16. Korelacija izmeĽu konstanti brzine degradacije 1,2,3-TCB u sintetiļkom 

vodenom matriksu u prisustvu hidrogenkarbonata tokom 

(a) UV/H2O2, (b) UV/S2O8
2-
 i (c) UV/HSO5

-
 procesa  

 Poveĺanje poļetne koncentracije HCO3
-
 u sintetiļkom vodenom matriksu 

rezultovalo je smanjenjem konstante brzine degradacije 1,2,3-TCB, ġto se moģe 

pripisati njihovom inhibitornom efektu usled jakog afiniteta prema visoko 

reaktivnim HO
Å 

i SO4
Å-
 radikalima. TakoĽe, poveĺanje poļetne 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 poreĽenju sa 

sintetiļkim vodenim matriksom obogaĺenim huminskim kiselinama (slika 12) 

uoļava se veĺi inhibitorni efekat HA u odnosu na efekat hidrogenkarbonata na 

razgradnju 1,2,3-TCB (slika 15). Izraģeniji inhibitorni efekat huminskih kiselina 

nego hidrogenkarbonata posebno je uoļljiv u sluļaju primene niģe poļetne 

koncentracije H2O2, S2O8
2-
 ili HSO5

-
 od 0,03 mM (vrednosti k su i do 3 puta niģe u 
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matriksu obogaĺenom HA), dok su pri veĺoj poļetnoj koncentraciji oksidanata ove 

razlike mnogo manje izraģene.   

 Publikovane studije navode da se dodavanjem karbonata u UV/S2O8
2-
 sistem 

generiġu reaktivne karbonatne vrste sposobne da katalizuju reakcije propagacije, ġto 

rezultira veĺom produkcijom SO4
Å-
 radikala (Lu i sar., 2017). MeĽutim, kada su 

hidrogenkarbonatni joni prisutni u visokim koncentracijama u UV/S2O8
2-
 sistemu, 

znaļajna koliļina SO4
Å- 

se transformiġe u karbonatne radikale kao rezultat 

Ăscavenger efekta HCO3
-
. Generisani CO3

Å-
 su manje reaktivni prema 1,2,3-TCB u 

poreĽenju sa SO4
Å-
, ġto dovodi do inhibitornog efekta ovih neorganskih vrsta na 

degradaciju UV/S2O8
2-
 procesom. 

 Kada je u pitanju UV/HSO5
-
 proces, postoje literaturni podaci koji ukazuju da se 

HSO5
-
 zbog svog svoje asimetriļne strukture moģe aktivirati u prisustvu veĺe 

koncentracije HCO3
-
/CO3

2-
 jona, pri ļemu dolazi do formiranja aktivnih vrsta SO4

Å-
 

(Yang i sar., 2010; Wang i sar., 2020). Teorijski posmatrano, peroksimonosulfat je 

podloģan nukleofilnom napadu, tako da jedan nukleofilni atom O
- 

prisutan kod 

hidrogenkarbonata moģe raskinuti O-O vezu HSO5
-
 rezultujuĺi takoĽe formiranjem 

veĺe koncentracije SO4
Å-
 (Ao i Liu, 2017; Dhaka i sar., 2018). Uzimajuĺi u obzir 

navedene ļinjenice i dobijene rezultate moģe se uoļiti da pri ispitivanom 

koncentracionom opsegu HCO3
-
, kao i procesnim parametara nije postignuta 

aktivacija HSO5
-
 hidrogenkarbonatima, a brzina razgradnje 1,2,3-TCB znaļajno 

opada u odnosu na kontrolni matriks.
 
 

 Khan i sar. (2017, 2021) su ukazali da CO3
-
/HCO3

-
 prisutni u vodi ispoljavaju 

inhibitorni efekat, pri ļemu stepen degradacije lindana iznosi oko 45 i 60% u 

prisustvu CO3
2-
, odn. HCO3

-
, tokom primene UV/HSO5

-
 i UV/S2O8

2- 
procesa. Veĺa 

reaktivnost CO3
2-
 sa SO4

Å- 
i HO

Å 
u odnosu na HCO3

-
 rezultuje jaļim inhibitornim 

efektom karbonata. Ova grupa autora takoĽe je ukazala da je inhibitorni efekat na 

uklanjanje lindana u sistemu CO3
2-
/HCO3

- 
u skladu sa studijama drugih istraģivaļa, 

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 znaļajan inhibitorni efekat koji 

karbonati/hidrogenkarbonati ispoljavaju tokom procesa degradacije razliļitih 

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/H2O2 i SR-AOPs procesa negativno utiļe prisustvo interferirajuĺih agenasa 

poput HA i HCO3
-
. Generalno, UV/S2O8

2-
 proces se pokazao kao najefikasniji za 

razgradnju 1,2,3-TCB u kontrolnom matriksu i sintetiļkim vodenim matriksima 

obogaĺenim kako huminskim kiselinama (2-12 mg C/l DOC) tako i 

hidrogenkarbonatima (100-500 mg/l). Razlog tome moģe biti lakġa aktivacija S2O8
2-
 

primenom UV zraļenja usled niģe energije peroksidne veze persulfata. Brzina 

razgradnje 1,2,3-TCB u sintetiļkom vodenom matriksu obogaĺenom huminskim 

kiselinama i hidrogenkarbonatima, na osnovu konstanti brzine degradacije pseudo-
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prvog reda, opada sledeĺim redosledom: UV/S2O8
2-
 Ԉ UV/HSO5

-
 Ԉ UV/H2O2. 

Dodatak huminskih kiselina u poreĽenju sa hidrogenkarbonatima rezultuje 

znaļajnijom inhibicijom razgradnje 1,2,3-TCB pogotovo pri niģoj poļetnoj 

koncentraciji oksidanata vodonik-peroksida, persulfata i/ili peroksimonosulfata od 

0,03 mM.  

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

unapreĽenih oksidacionih procesa 

Ispitivanja degradacije 1,2,3-trihlorbenzena su sprovedena i u prirodnim 

vodenim matriksima, povrġinskoj i podzemnoj vodi, u cilju dobijanja ġto realnije 

slike o moguĺnostima, odnosno prednostima i ograniļenjima primene direktne UV 

fotolize, UV/H2O2, UV/S2O8
2-
 i UV/HSO5

-
 procesa. 

Varirani su razliļiti procesni parametri (primenjeni oksidanti i poļetne 

koncentracije, pH vrednost, doze UV zraļenja) kako bi se procenio njihov uticaj, 

kao i znaļaj prirodno prisutnih Ăhvataļa u vodi, ukljuļujuĺi 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 ņurkiĺ i sar. (2020). 

4.2.2.1. Uticaj pH vrednosti, poļetne koncentracije primenjenih oksidanata i  

doze UV zraļenja 

 pH vrednost rastvora ima kompleksnu ulogu u procesu razgradnje organskih 

mikropolutanata. pH utiļe na reakcioni mehanizam primenjenog oksidanta i 

konsekventno na distribuciju dominantnih radikalskih vrsta koje nastaju tokom 

AOPs zasnovanih na UV zraļenju. 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, ġto se odraģava na 

reaktivnost prema radikalskim vrstama (Chen i sar., 2018). U sliļaju trihlorbenzena, 

koji nemaju ni elektron-akceptorske ni elektron-donorske osobine (Niederer i sar., 

2007; Kragulj, 2013), pH ĺe imati uticaj samo sa aspekta distribucije radikalskih 

vrsta i naelektrisanje POM tokom razliļitih UV/H2O2 i SR-AOPs.  

 Na slici 17, prikazani su rezultati ispitivanja uticaja direktne UV fotolize na 

degradaciju 1,2,3-TCB u povrġinskoj i podzemnoj vodi pri razliļitim pH 

vrednostima (5-9,5) i dozi UV zraļenja od 33-1400 mJ/cm
2
.  

 Primenom direktne UV fotolize zapaģamo da je maksimalna degradacija  

1,2,3-TCB (~54%) u oba ispitivana vodena matriksa postignuta pri dozi UV zraļenja 

od 1400 mJ/cm
2
 i pH 5. Sa porastom pH vrednosti na 9,5 stepen degradacije 1,2,3-

TCB blago opada na maksimalnih 43% kako u povrġinskoj tako i u podzemnoj vodi. 

Neġto veĺa efikasnost uklanjanja 1,2,3-TCB tokom direktne UV fotolize (primenom 

doza UV zraļenja do 600 mJ/cm
2
) je zabeleģena u podzemnoj vodi pri svim 

ispitivanim pH vrednostima (detaljnije objaġnjenje 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
-3
 - 0,53 x 10

-3
 cm

2
 mJ

-1
 u povrġinskoj vodi, odn. od 0,16 x 10

-3
 - 

0,27 x 10
-3
 cm

2 
mJ

-1 
u podzemnoj vodi, sa malim razlikama u odnosu na pH vrednost 

vode tokom tretmana (slika 18).  
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Slika 17. Degradacija 1,2,3-trihlorbenzena UV fotolizom u: (a) povrġinskoj i i  

(b) podzemnoj vodi  
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Slika 18. Konstanta brzine degradacije 1,2,3-TCB u (a) povrġinskoj i (b) podzemnoj 

vodi primenom direktne UV fotolize 



Tajana M. Simetiĺ                                                                       Doktorska disertacija  

 

61 

 

Dobijeni rezultati ukazuju da je neġto veĺa k 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 

povrġinskoj vodi nije se znaļajnije menjala u odnosu na kontrolni matriks  

(k 0,567 x 10
-3
 cm

2
 mJ

-1
, poglavlje 4.2.1). MeĽutim, u podzemnoj vodi k vrednost se 

smanjila za oko 3 puta tokom direktne UV fotolize u poreĽenju sa kontrolnim 

matriksom (detaljnije objaġnjenje 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 povrġinskoj i podzemnoj vodi tokom fotohemijskih UV/H2O2, UV/S2O8
2-
 i 

UV/HSO5
-
 procesa, pri poļetnoj koncentraciji oksidanata od 0,03-0,3 mM i dozi UV 

zraļenja od 33-1400 mJ/cm
2
. 
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Slika 19. Uticaj pH vrednosti na degradaciju 1,2,3-TCB u povrġinskoj vodi 

primenom fotohemijskih AOPs: (a) pH 5, (b) pH 7,8 i (c) pH 9,5 

U povrġinskoj vodi, tokom UV/H2O2 procesa (0,03 mM H2O2; od 33-

1400 mJ/cm
2
) 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 neġto niģi i iznosio od 3-64% (pH 5 i 7,8), dok je u baznoj sredini bio u 

opsegu od 3-49% u UV/S2O8
2-
, odn. od 6-73% u UV/HSO5

-
 sistemu.  

Tokom tretmana podzemne vode primenom UV/H2O2, UV/S2O8
2- 

i UV/HSO5
-
 

procesa niģa koncentracija oksidanata od 0,03 mM nije imala znaļajniji pozitivan 

uticaj na efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB u poreĽenju sa UV fotolizom. Stepen 
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degradacije 1,2,3-TCB se kretao u rasponu od 43-74% (pH 5) primenom UV/H2O2, 

a u SR-AOPs od 30-57%. Identiļan stepen degradacije 1,2,3-TCB od ~30-50%  

(pH 8,2) zabeleģen je tokom sva tri AOPs. Primenom UV/H2O2 i UV/S2O8
2-
 procesa 

stepen degradacije 1,2,3-TCB u baznoj sredini (pH 9,5) je takoĽe bio gotovo 

identiļan (od ~30-50%), dok je UV/HSO5
-
 proces bio neġto efikasniji (38-68%). 

Mala razlika izmeĽu direktne UV fotolize i primenjenih fotohemijskih procesa pri 

niģoj poļetnoj koncentraciji H2O2, PS ili PMS moģe se objasniti prisustvom veĺeg 

sadrģaja POM i alkaliteta u podzemnoj vodi u odnosu na povrġinsku, ġto moģe biti 

odgovorno za ispoljavanje Ăscavenger efekta prema slobodnim radikalima, ļime se 

smanjuje efikasnost razgradnje 1,2,3-TCB. 

 

Slika 20. Uticaj pH vrednosti na degradaciju 1,2,3-TCB u podzemnoj vodi 

primenom fotohemijskih AOPs: (a) pH 5, (b) pH 8,2 i (c) pH 9,5 

Sa porastom poļetne koncentracije primenjenih oksidanata H2O2, S2O8
2-
 i HSO5

-
 

(0,3 mM) u fotohemijskim oksidacionim procesima uoļavamo porast stepena 

degradacije 1,2,3-TCB u povrġinskoj i podzemnoj vodi. Primenom UV/H2O2 

procesa stepen degradacije 1,2,3-TCB u povrġinskoj vodi je iznosio od 51-99%  

(pH 5) i od 27-98% (pH 7,8 i 9,5). U sluļaju SR-AOPs zapaģen je sliļan stepen 

razgradnje 1,2,3-TCB (22-99%) pri svim ispitivanim pH vrednostima. Dobijeni 

rezultati ukazuju da su uoļene minimalne razlike u maksimalnom stepenu 

degradacije 1,2,3-TCB u povrġinskoj vodi tokom UV/H2O2 i SR-AOPs kada je 




































































































































































