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1 Sissejuhatus

Ravimid on ténapaeval laialdaselt kasutusel nii inim- kui ka veterinaarmeditsiinis,
mistottu tuleb tahelepanu podrata nende ringlusele meie elukeskkonnas. Aastate jooksul
on ravimite kasutamine pidevalt tbusnud, mis suurendab nende esinemise tdendosust
looduskeskkonnas. Kuna ravimid on inimeste poolt loodud sunteetilised ihendid ega

kuulu algupéraselt loodusesse, tuleb nende sattumist keskkonda véltida.

Amoksitsilliin (AMX) on beetalaktaam-antibiootikum, millel leidub palju kasutusalasid
ning mille esinemist looduskeskkonnas peetakse probleemiks. Antud ihend on killaltki
plsiv ning seda on raske reoveepuhastusjaamades tdielikult eemaldada, mist6ttu aine
kontsentratsioonid looduskeskkonnas aina kasvavad. Kuna amoksitsilliin  omab
negatiivset moju elusorganismidele ning Okosusteemidele, tuleb selle sattumist
loodusesse takistada. Véltimaks keskkonna saastumist amoksitsilliiniga, tuleks eelkdige
suurendada veettotlusprotsesside efektiivsust, kuna reoveepuhastusjaamade kaudu

toimub aine peamine sattumine loodusesse.

AMX-i tOhusaks eemaldamiseks veest tuleb uurida erinevate tootlusmeetodite
efektiivsust antud aine drastamisel ning leida parim veepuhastusmeetod, mis suudaks
saavutada tdieliku aine lagundamise. Siivaoksldatsiooniprotsessid on levinud
veetootlusmeetodid, mis voimaldavad efektiivselt lagundada orgaanilisi aineid.
Protsessid pdhinevad vOimsate hidroksudlradikaalide genereerimisel, mis on

mitteselektiivsed ja tdhusad oksudeerijad, lagundades paljusid saasteaineid.

Kéesoleva t06 eesmark oli uurida AMX-i lagundamist erinevates vesikeskkondades
aktiveeritud vesinikperoksiidiga. T60s uuriti UV fotolidsi, UV/H20: ja foto-Fentoni
(UV/H02/Fe?") protsessi efektiivsust aine lagundamisel. Analiiiiside kaigus katsetati
erinevaid okstidandi ja aktivaatori doose ning hinnati nende mdju aine eemaldamisele.
Amoksitsilliini eemaldamist uuriti neljas vesikeskkonnas - Glipuhtas vees, joogivees,

pdhjavees ja heitvees.



2 Kirjanduse Ulevaade

2.1 Amoksitsilliin

Amoksitsilliini  tutvustati suukaudseks kasutamiseks 1970-ndate aastate alguses
Uhendkuningriigis ning niitid on tegemist laialdaselt kasutusel oleva ravimiga. Aastal
1981 patenteeris SmithKline Beecham amoksitsilliin/kaaliumklavulanaat tabletid ja
antibiootikumi  mdaidi esimest korda 1998. aastal kaubanimede Amoksitsilliin
(Amoxicillin), Amoxil® ja Trimox® all. (Kaur jt, 2011)

AMX on poolsiinteetiline ravim, mis kuulub antibiootikumide klassi penitsilliin
(beetalaktaam-antibiootikum). Joonisel 1 on ndidatud AMX-i keemiline struktuur. Ravim
on osutunud efektiivseks paljude infektsioonide vastu ja seda kasutatakse hingamisteede,
seedetrakti, kuseteede ja naha bakteriaalsete infektsioonide raviks ja ennetamiseks.
Lisaks kasutatakse AMX-i ka loomahaiguste raviks ja d&rahoidmiseks ning
kasvustimulaatorina paljude koduloomade ja toiduks kasvatatavate loomade jaoks,
naiteks koerad, kassid, tuvid, hobused, broilerid, sead, kitsed, lambad, kariloomad ja
kalad. (Elizalde-Velazquez jt, 2016)
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Joonis 1. Amoksitsilliini keemiline struktuur (Kaur jt, 2011)

Penitsilliinid e beetalaktaam-antibiootikumid sisaldavad pdhikomponendina -
laktaamtuuma, nagu on ndha ka Joonisel 1. Sellist tidpi antibiootikumide keemilist
struktuuri tuleb tdiendada, et need oleksid stabiilsed hapete suhtes ja resistentsed [-

laktamaasi vastu. Lisades 0hendile elektronegatiivne rihm, suurendab see aine



happestabiilsust, kuna amiidi hapnik muudetakse vdhem nukleofiilseks nagu seda on
tehtud AMX-i puhul. Selle tulemusena ei rinda amiidi hapnik pB-laktaamtuuma

karbondilrihma, et seda avada. (Kaur jt, 2011)

2.1.1 Esinemine vesikeskkonnas

Antibiootikumide laialdase kasutamise tottu inim- ja veterinaarmeditsiinis voib neid
aineid esineda looduslikus vesikeskkonnas iiha suuremates kontsentratsioonides. Ule
maailma on antibiootikume avastatud olmereovees, haigla reovees, reoveepuhastite
véljavoolus, pinna-, pdhja-, mere- ja joogivees. Tabelis 1 on toodud AMX-i leidumine ja

kogused erinevate riikide vetes ule maailma.

Tabel 1. Amoksitsilliini esinemine erinevates vetes

Kontsentratsioon

Riik Analldsitud veeproovi tlup (na/l) Viide
Itaalia (Palermo) | Reoveepuhastite valjavool 120,4 Andreozzi jt,
Itaalia (Roma) 15,2 2004b
Itaalia (Napoli) 1,8
Uhendkuningriik | Pinnavesi 39-49 Kazprzyk-
(Merthyr Tydfil) Horden jt, 2007
Uhendkuningriik 198-245
(Trefforest Estate)
Uhendkuningriik 5660
(Cardiff)
Austraalia Olmereovesi 280 Watkinson jt,
Austraalia Traditsioonilise reoveepuhasti | 30 2007,
(Brishane) valjavool Watkinson jt,
Haigla reovesi 900 2009
Austraalia Reoveepuhasti sissevool 6940
Reoveepuhasti véljavool 50
Pinnavesi 200
Itaalia Olmereovesi 622 Zuccato jt, 2010
Hispaania Pinnavesi 200 Fatta-Kassinos
Haigla reovesi 900 jt, 2011
Olmereovesi 1670
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AMX kuulub ravimite rihma, mis erituvad koos uriini ja ekskrementidega muutumatul
kujul. Mittetaieliku metaboliseerumise tdttu on antibiootikumide peamiseks allikaks
inimese ja loomade eritised. Teiste allikate hulka kuuluvad kasutamata jaanud
antibiootikumide kdrvaldamine, farmaatsiatddstuse jaatmed ning elamute (eramud,
uhiselamud, hotellid, hoolekandeasutused) ja arihoonete (ka haiglad) olmereoveed. Muud
vOimalikud saasteallikad on reoveepuhastite ja td6stushoonete valjavoolud ja

loomasddda jaotamise toimingute dravoolud. (Elizalde-Velazquez jt, 2016)

Tabelis 1 on toodud nelja riigi erinevat tilpi veeproovides esinenud AMX-i kogused ning
nende andemete jargi saab vaita, et AMX-i kontsentratsioonid on piirkonniti ning
olenevalt anallisitava proovi tulbist véga erinevad. Naiteks Itaalia erinevatest
piirkondadest vdetud reoveepuhasti véljavoolu proovid erinevad teineteisest ligikaudu 8-
kordselt, vastavalt 1,80, 15,20 ja 120,35 ng/l. Ka pinnavees sisalduvad kontsentratsioonid
on erinevad, jaddes vahemikku 39-245 ng/l. Tabelis 1 on toodud ka viie Austraalia
reoveepuhasti sisse- ja véljavoolu AMX-i sisalduse keskmine kontsentratsioon.
Tulemusest on ndha, et AMX-i kontsentratsioon oli sisendis 6940 ng/l ning véljundis 50
ng/l, mis tahendab vaga suurt ravimi eemaldamise efektiivsust. Viimase ndite puhul tuleb
vOtta arvesse ka seda, et antud uuringus oli AMX-i maéaramispiiriks 20 ng/l (Watkinson
jt, 2009).

Kuigi AMX-i ei peeta klassikalises mottes pusivaks aineks, voib selle pideval keskkonda
sattumisel esineda pseudo-pusivust. Pseudo-pusivuse korral vBib aine olla soodsatel
tingimustel, teatud kohas ja kindlal ajal pUsiv, kuid on siiski muutuste suhtes vastuvotlik
ning voib seetbttu laguneda v6i muunduda. (Watkinson jt, 2009) Tabeli 1 tulemuste
pohjal saab siiski jareldada, et AMX-i esinemine reo-, pinna- ja heitvees on reaalne

probleem, mis vajab tdpsemat uurimist ning sobilike puhastusmeetodite véljatootamist.

Kuigi AMX on antibiootiline ravim, mida kasutatakse palju nii inim- kui ka
veterinaarmeditsiinis ning mida eeldatakse leida suurtes kogustes reovees ja pinnavees,
vadrib markimist, et kirjanduse alusel ei ole palju teavet aine esinemise kohta
looduskeskkonnas. Selle pdhjuseks vdib olla asjaolu, et ravimi keemiline struktuur
sisaldab ebastabiilset beetalaktaamtuuma, mis pohjustab moni aeg peale keskkonda
sattumist aine hudroludsi. Teine pdhjus vdib olla ka see, et analliisimeetodid ei suuda

hinnata kdikide antibiootikumide juuresolekut erinevates proovides v6i on uuritava
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antibiootikumi  kontsentratsioon veekeskkonnas madalam kui analiisimeetodi

avastamis- ja maaramispiir. (Elizalde-Velazquez jt, 2016)

2.1.2 Lagunemine looduskeskkonnas

Mitmed protsessid, sealhulgas sorptsioon ja biootiline ning abiootiline muundumine,
vOivad mojutada orgaaniliste Uhendite kaitumist ja transporti looduskeskkonnas.
Uhendite struktuuri ja keemiliste omaduste tundmine vdimaldavad anda esialgse
hinnangu nende levikule ja pusivusele keskkonnas. Teadaolevalt sisaldavad
beetalaktaam-antibiootikumid laktaamtuuma, mis on ebastabiilne ja kergesti avatav
teatud bakterite ensutimide ehk B-laktamaaside poolt. Lisaks on leitud, et laktaamtuum
laguneb termiliselt, mille tagajarjel toimub hidrolidtiline I8hustumine ja I6plik

mineraliseerumine susihappegaasiks ja veeks. (Elizalde-Velazquez jt, 2016)

Tapne AMX-i iseenesliku lagunemise kulgemine vesikeskkonnas esitati 2013. aastal, kui
uuriti antibiootikumi laguproduktide moodustamist erinevates vesilahustes (Gozlan jt,
2013). Tabelis 2 on toodud AMX-i lagunemine viie erineva tingimuse korral kontrollitud
laboritingimustes ning pimedas. Tabelis on esitatud andmed AMX-i lagunemise kohta
fosfaatpuhvrilahuses tingimustel pH 5, pH 7 ja pH 8. Lisaks uuriti kaht looduslikku
paritoluallikat, reoveepuhasti heitvett ja kraanivett. Kui vorrelda pH moju AMX-i
stabiilsusele, siis pH kasvades (5-8) aine iseeneslik lagunemine v6imendub. Tulemuste
pdhjal saab vdita, et AMX-i stabiilsus loodulikes vetes v@ib olla madalam Kkui
tehistingimustes, néiteks kraanivees langeb AMX-i kontsentratsioon 6 péevaga 8,8%-ni.
Kuna AMX looduskeskkonnas siiski mingi madral laguneb, on aine laguproduktide teke
vesikeskkonnas tdhelepanu vajav aspekt.

Samas uuringus keskenduti po6hjalikult ka AMX-i laguproduktide tekkele.
Neljaliikmeline B-laktaamtuum hudrolttsub, mille tulemusena tekib vahetiihend AMX-
penitsilliinhape, mis taiendavalt sisaldab vaba karboksullhapperihma. Uurimuses leiti,
et erinevad metalliioonid, nagu elavhdbe, tsink, kaadmium, koobalt ja vask vdivad
kataliiisida B-laktaamtuum lagunemist. Sdltuvalt keskkonna pH-st, vdib eelpool toodud
vahellhend anda kaht erinevat stabiilsemat Uhendit. Koérge pH juures on AMX-
penitsilliinhape amiinriihma vaba elektronpaar vdimeline karbondlrihma nukleofiilseks

rindamiseks, mille tagajéarjel moodustub kuueliikmeline stabiilne diketopiperasiini tuum
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ja AMX-diketopiperasiini laguprodukt. Madala pH juures toimub AMX-penitsilliinhappe
dekarboksttlimine, mille tulemusena saadakse AMX-penitsilliinhappe
lagunemisprodukt. (Elizalde-Velazquez jt, 2016; Gozlan jt, 2013)

Tabel 2. Amoksitsilliini lagunemine erinevate tingimuste juures (Gozlan jt, 2013)

Tingimused Kestus (paev) AMX pindala* (%0)
3 94,9
Fosfaatpuhver (pH 5) 6 93,2
16 79,2
3 85,4
Fosfaatpuhver (pH 7) 6 79,9
16 30,9
3 83,9
Fosfaatpuhver (pH 8) 6 78,2
16 26,8
3 72,2
Reoveepuhasti véljavool (pH 6,8) 6 60,0
16 -
3 17,0
Kraanivesi (pH 6,5) 6 8,8
16 -

*Mass-spektromeetriga identifitseeritud ja UV-detektoriga kvantitatiivselt maaratud AMX-i
pindala vahenemine 3, 6 ja 16 pdeva moédudes

Teistsugune AMX-i derivaat tekib péikesevalguse mdjul, mille tagajarjel toimub kaudne
fotoliits. Fotoludsi teket vdimendab fototundlike ainete nagu humiinhapete olemasolu,
mis aktiveerivad vees lahustunud hapnikku amoksitsilliini okstdeerimiseks,
moodustades AMX-S-oksiid laguprodukti. VV&&rib markimist, et selle thendi esinemine
vesikeskkonnas on suur probleem, sest AMX-S-oksiidi B-laktaamtuum on endiselt
aktiivne ja voib pohjustada bakterite resistentsust ning teisi vdimalikke terviseriske

inimestele ning mets- ja koduloomadele. Kokkuvdtteks on oluline valja tuua, et eelpool
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nimetatud laguproduktid vdivad olla lagundamisele vastupidavamad ja toksilisemad kui
l&htelihend. (Elizalde-Velazquez jt, 2016)

2.1.3 Bioakumuleerumine

Antibiootikume nagu AMX kasutatakse peale inimeste ravimise veel ka looma- ja
kalakasvatuses haiguste raviks. Kui ravimite kasutamist ja kaitlemist teostatakse valesti,
vOib see viia nende esinemiseni toiduvarus. Viimase aastakimne jooksul on
antibiootikumide esinemine veeorganismide kudedes dratanud erinevate Ulemaailmsete
organisatsioonide, eriti Ameerika Uhendriikide Toidu- ja Ravimiameti huvi. Pidev
kokkupuude nende farmatseutiliste Uhenditega vdib pdhjustada lahtelihendi, nende
metaboliitide v6i mdlema akumulatsiooni veeorganismide kudedes. (Elizalde-Velazquez
jt, 2016)

Hiljuti on tdheldatud antibiootikumidele resistentsete geenide vahetumist akvakultuuri ja
maismaa bakterite, seal hulgas loom- ja inimpatogeenide bakterite vahel.
Antibiootikumide nagu AMX-i piiramatu kasutamine mistahes eesmaérgil kskdik
millises riigis vBib avaldada mdju inimeste ja loomade tervisele maailma mastaabis, seega
tuleks seda probleemi kasitleda htsete kohalike ja globaalsete ennetusmeetoditega.
(Elizalde-Velazquez jt, 2016; Oliveira jt, 2013)

2.1.4 Toksilisus

Kirjanduse andmetel ei peeta AMX-i inimese jaoks oluliselt toksiliseks isegi kdrgetel
kontsentratsioonidel, kuid sage kasutamine voi kokkupuude selle ravimiga vdib tekitada
allergilisi reaktsioone. Beetalaktaam-antibiootikumite poolt tekitatud allergilisi néhte
iseloomustab immuunreaktsioonide spekter, mis varieerub kergest nahal6dbest kuni
angiotdeemi voi eluohtliku anaftilaksiani, mis omakorda tdéhendab tésist ja potentsiaalselt
eluohtlikku olukorda, tekitades kahju kudedele tle kogu keha. Kuigi eelpool kirjeldatud
olukordi esineb véga harva, tdestavad need jatkuvat vajadust tdhelepanelikult kontrollida

antibiootikumide jaéke looduskeskkonnas. (Elizalde-Velazquez jt, 2016)

Teaduslikus mottes ei peeta AMX-i toksiliseks tihendiks ning selles tingituna on véhe
uuringuid, mis tdestavad AMX-i negatiivset mdju kaladele. On leitud, et Jaapani

riisikaladele (Oryzias latipes) on surmav AMX-i Kkontsentratsioon 50%-le
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testpopulatsiooni isenditele (LCso) 96 tunni jooksul 1000 mg/l. Teisest kiiljest leidis 2004.
aastal kinnitust AMX-i toksilisus sini-rohevetikate (S. leopoliensis) suhtes, kui LCso jdi
96 tunni jooksul vahemikku 50 ng/l ja 50 mg/l. (Andreozzi jt, 2004a,b; Elizalde-
Velazquez jt, 2016)

AMX-i moju téiskasvanud sebrakaladele (Danio rerio) ja embriotele uuriti 2013. aastal,
kui leiti, et ravimi mojul esines enneaegseid haudumisi, vadrarenguid (turse ja saba
deformatsioonid) ning kala ebanormaalseid arenguid. Taiskasvanud kalade puhul avastati
ka, et AMX parsib katalaasi tootmist I6puste ja aju kudedes ning tekitab glutatiooni-S-

transferaasi aktiivsuse induktsiooni lihaste, I6puste ja aju kudedes. (Oliveira jt, 2013)

Need tulemused naitavad, et AMX on vdimeline modifitseerima enstiimi normaalset
aktiivsust kalades. Kuigi beetalaktaam-antibiootikumide téieulatus kogus vesikeskkonnas
ja tagajarjed on suurel maaral teadmata, on nende bioloogiline aktiivsus ja toksikoloogia
murettekitav. Vaatamata sellele, et tegemist on globaalse probleemiga, ei ole
toksikoloogia ja bioloogilise aktiivsuse teadusuuringud piisavad ning probleem vajab
taiendavat teadust6dd. (Elizalde-Velazquez jt, 2016)

2.1.5 Biolagundatavus

Reoveepuhastites kasutatavatest tootlusmeetoditest on bioloogiline puhastus kdige
levinum ja 6konoomsem. Olemasolevad bioloogilised puhastusmeetodid ei suuda siiski
tbhusalt mineraliseerida farmaatsiatodstuse reovett. Bioloogilise todtluse voimalikkuse
kohta annab meile infot biolagundatavus, mis on oluline reovee parameeter. Kui antud
naitaja vaartus on madal, viitab see lagundatava Uhendi bioakumuleeruvusele ja

pusivusele looduskeskkonnas. (Marcelino jt, 2016)

Biolagundatavuse iheks ligikaudseks indikaatoriks on biokeemilise hapnikutarbe (BHT?)
ja keemilise hapnikutarbe (KHT) suhe. Kui see suhe jaab vahemikku 0,4-0,8 viitab see
heale biolagundatavusele. Laboritingimustes valmistatud AMX-i lahuse puhul on leitud,
et BHT7/KHT suhe on null, mis tdhendab, et aine ei ole biolagundatav ning sellisel juhul
ei ole bioloogiliste tootlusmeetodite kasutamine otstarbekas. (Dehghani jt, 2016)
Farmaatsiatoostuse reovee puhul on siiski palju uuritud bioloogilise t66tluse efektiivsust
(Chen jt, 2011; Marcelino jt, 2016). Erinevate ststeemide AMX-i eemaldamise

efektiivsused ja kogused on toodud Tabelis 3.
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Tabel 3. AMX-i eemaldamise efektiivsus bioloogiliste to6tlemismeetoditega (Chen jt, 2011)

Hidrauliline | AMX-i Eemaldatud
Siisteem viibeaeg eemaldamise AMX-i kogus
(tund) efektiivsus (%0) (kg/paevas)
Anaeroobne lesvoolu mudakiht- | 23,5 20,2 52,9
reaktor
Uudne mikro-aeroobne 9,3 20,4 157,6
hiidrollisi-hapestumise reaktor
Perioodiline aktiivmudareaktor 14,9 68,2 428,8
Pidev segureaktor 14,9 80,6 158,6

Tabelis 3 on AMX-i sisaldava reovee tdotlemise tulemused nelja erineva bioloogilise
tootlusmeetodi nditel. Tuginedes tabelis olevatele arvudele selgub, et kdige suurem
AMX-i kogus, 428,8 kg AMX-i péevas, eemaldati perioodilises aktiivmudaststeemis.
Kdige madalamat ravimi eemaldamise efektiivsust nditas anaeroobne ulesvoolu
mudakiht- reaktor, kus lagundati vaid 52,9 kg AMX-i paevas, mis on rohkem kui kaheksa

korda madalam tulemus vorreldes perioodilise aktiivmudareaktoriga.

Farmaatsiatoostuses tekkiva reovee bioloogiline t66tlemine on ndidanud, et sellise
paritoluga vett saab pidada biolagundatavaks ning kuni 80% AMX-i on vdimalik
eemaldada sarnasest toorveest (Marcelino jt, 2016). Sellest hoolimata on bioloogiline
veepuhastus Gigustatud siis, kui ravimi kontsenratsioonid on madalad (Chatterjee jt,
2013). Toksikoloogilistest uuringutest selgus, et AMX-i toksilisus vaheneb peale
bioloogilist to6tlust, mis omakorda kohustab tédpsemalt uurima ravimi lagundamise

mehhanismi. (Marcelino jt, 2016)

AMX-i lagundamisel méngivad tahtsat rolli nii biolagundamine kui ka adsoprtsioon.
Adsorptsiooni hindamiseks 1&bi viidud desorptsioonikatsetes kasutati 14-pdevase
stnteetilise antibiootikumilahuse aeroobse biolagundamise testist parit muda.
Desorptsiooni testid nditasid, et 12 péeva jooksul vahemalt 54% algsest AMX-ist
adsorbeeritakse mudas ning biolagundamist ei toimu. Antibiootikumi adsorptsioon
mudas voib viia ravimi akumuleerumisele reoveepuhastites ja pikemas perspektiivis
kutsuda esile antibiootikumiresistentsete patogeensete mikroorganismide teket, kelle

resistentsed geenid vdivad edasi kanduda mitmetele generatsioonidele ning p8hjustada
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seeldbi tdsiseid probleeme inimeste ja loomade tervisele. (Marcelino jt, 2016; Yang jt,
2012)

2.1.6 AMX lagundamise meetodid

Puhastumisprotsessi valimisel tuleb lisaks tehnilistele ja majanduslikele kriteeriumitele
lahtuda ka reovee omadustest ning soovitud heitvee kvaliteedist (Karimi jt, 2011). Kui
reovesi sisaldab raskesti biolagundavaid aineid nagu AMX-i, ei ole bioloogiline t66tlus
iseseisvalt hea lahendus. Uldine sobiva veepuhastusmeetodi valiku skeem on toodud
Joonisel 2. Joonisel toodud skeemist l&ahtuvalt on puhastusmeetodi valimisel téhtis roll
biolagundatavusel. Kui tegemist on biolagundamatu ainega, siis on ainuke sobiv meetod
keemiline to6tlemine, aga kui eksisteerib isegi vahene biolagundamise véimalus, voib

kaaluda ka bioloogilist té6tlemist vGi nende kahe meetodi kombineerimist.

AMX-i lagunemist vesikeskkonnas on uuritud jde-, pinna-, reo- ja tehisvees erinevate
bioloogiliste, fulsikalis-keemiliste ja adsorptsiooniprotsesside ning membraan- ja
stivaoksilidatsioonprotsesside  néitel. Sobivaid veepuhastussisteeme on uuritud
laboritasemel, aga ka pilootprojekti ja terviklahenduste tasemel (Roccaro jt, 2013). AMX-
i ildine lagundamise efektiivsus erinevate katsetuste pdhjal on toodud Tabelis 4.

Reovesi
Biolagunematu | | Raskesti biolagundatav

Biolagunev

Ei
Madal

1

Bioloogiline Keemiline

tootlemine =

tootlemine

l

Joonis 2. Sobiva puhastusmeetodi valimise strateegiline skeem (Chatterjee jt, 2013, modifitseeritud)

Tabelis 4 esitatud andmetele tuginedes saab véita, et AMX-i eemaldamisel on kdige

madalamaid tulemusi ndidanud koagulatsioon, flokulatsioon ja pehmendamine. Samas on
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vaga héid tulemusi andnud bioloogiline aktiivsoe adsorptsioon, kloorimine, osoonimine

ja suvaoksudatsiooniprotsessid (SOP-id).

Tabel 4. AMX-i tldine eemaldamise efektiivsus erinevas reo- ja joogivees (Roccaro jt, 2013)

Puhastusmeetod AMX-i eemaldamise efektiivsus (%)
Aktiivmudareaktor/membraanbioreaktor >70

Aktiivsoe adsorptsioon 40-70

Nanofiltratsioon/p66rdosmoos >40
Koagulatsioon/flokulatsioon/pehmendamine <40

Kloorimine >90

Osoonimine >90

SOP-id (O3, UV/H,0;, 03/H,0,) 20-90

SOP-id kuuluvad keemiliste tootlemismeetodite hulka ning on sobivaks alternatiiviks
reovee puhastamisel, kui viimane sisaldab potentsiaalselt mirgiseid ja biolagundamatuid
saasteaineid. SOP-id eeltd6tlusena aitavad vahendada orgaanilise aine sisaldust ning tdsta
biolagundatavust (Chatterjee jt, 2013). Tabelis 5 on toodud AMX-i eemaldamise
efektiivsus valitud SOP-ide toimel.

Tabel 5. Amoksitsilliini eemaldamise efektiivsus siuivaocksudatsiooniprotsessidega (Arslan-Alaton ja
Dogruel, 2004; Arslan-Alaton jt, 2004)

Lagundamise K..HT . TOC .
SOP efektivsus pH vahenemine vahenemine
(%) (%)

O3 (puhverdatud) Taielik lagundamine | 11,5 | 86 -

O3 (puhverdamata) -* 115 |49 52

O3/H20: - 10,5 |83 -

UV/H;0; - 7 22 6

Fentoni to6tlus Taielik lagundamine | 3 61 33
Fenton-tlupi to6tlus Taielik lagundamine | 3 46 18
Foto-Fentoni todtlus - 3 56 46
Foto-Fenton-tulpi tootlus | - 3 66 42

UV fotoltus - - Ei vahenenud | Ei vahenenud

*Andmed puuduvad
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Tabelis 5 toodud andmed péarinevad uuringust, milles kasutati Istanbuli
farmaatsiaettevdtte penitsilliini tootmise pesuvett. Koigi tabelis nimetatud SOP-ide puhul
oli tootlemise ajaks 60 minutit. Algne AMX-i kontsentratsioon oli 400 mg/l (Arslan-
Alaton ja Dogruel, 2004), v.a O3/H20O: protsessi puhul (KHT =830 mg/l) (Arslan-Alaton
jt, 2004). Tabeli 5 tulemuste pdhjal saab jareldada, et AMX lagundati taielikult Fentoni
ja Fenton-tlupi tootlusmeetodiga. Kuigi teiste susteemide kohta polnud lagunemisastet

tpselt madratud, tasub kindlasti vélja tuua ka Os/H20; protsess, kus KHT védhenes 83%.

2.2 Fenton-t6otlus
2.2.1 Suvaoksudatsiooniprotsessid

SOP-id on defineeritud kui oksudatsiooniprotsessid, milles genereeritakse vee
puhastamiseks piisavas koguses hidrokslilradikaale (HO®). Hiljem laienes
kontseptsioon ka teistele oksidatsioonipotsessidele, milles genereeritakse nt
sulfaatradikaale (SO4") (Deng ja Zhao, 2015). Tabelis 6 on toodud pdhilised SOP-ide

tlubid, peamine okstidant ning oksudatsioonil toimuvad erinevad kaasmehhanismid.

Tabel 6. SOP-ide pdhilised mehhanismid reovee puhastamisel (Deng ja Zhao, 2015)

SOP Pohiline okstidant | Teised kaasmehhanismid

Os HO’ Otsene O3 okslidatsioon

03/H202 HO’ Otsene O3 oksiidatsioon
H-O, oksudatsioon

Os/UV HO* UV fotoluis

UVI/TIO, HO* UV fotoluis

UV/H,0, HO* UV fotoluis
H>O, oksudatsioon

Fentoni to6tlus HO Raua koagulatsioon
Rauasette adsorptsioon

Foto-Fentoni t66tlus HO Raua koagulatsioon
Rauasette adsorptsioon
UV fotolius

Ultraheli HO Akustiline kavitatsioon pdhjustab

e ajutiseid kdrgeid temperatuure
(>5000 K) ja rdhke (>1000 atm)

o lisaks HO" veel H' ja HOy
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SOP Péhiline okstidant | Teised kaasmehhanismid

Soojus/persulfaat SO~ Persulfaadi okstidatsioon

UV/persulfaat S04~ Persulfaadi okstidatsioon
UV fotolius

Fe?*/persulfaat SO4 /HO? Persulfaadi okslidatsioon

Raua koagulatsioon
Rauasette adsorptsioon
OH/persulfaat SO4 /HO* Persulfaadi okstidatsioon

Reovee puhastamisel SOP-iga genereeritakse piisav kogus hudroksudl-  voi
sulfaatradikaale, et kdrvaldada raskesti eemaldatavaid orgaanilisi Ghendeid, anorgaanilisi
saasteaineid voi parandada vee biolagundatavust. Veepuhastuse efektiivsus sdltub SOP-i
tllbist, eemaldatava saasteaine flusikalistest ja keemilistest omadustest ja protsessi
tingimustest. SOP kasutamisel reovee puhastamises eeldatakse, et tugevad oksudandid
lagundavad saasteaineid nii efektiivselt, et viimased muundatakse vahem toksilisteks voi
mittetoksilisteks (henditeks, seega pakuvad sellised protsessid 10plikku lahendust

reoveettotlusel. (Deng ja Zhao, 2015)

2.2.2 Klassikaline Fenton-protsess

Vesinikperoksiid (H202) on tugev okstideerija (E° = 1,8 V), mille rakendamine erinevate
orgaaniliste ja anorgaaniliste saasteainete eemaldamisel on héasti vélja kujunenud (Neyens
ja Baeyens, 2003). Sellegipoolest pole H20: iksinda piisavalt efektiivne kdrge
kontsentratsiooniga ja raskesti lagunevate saasteainete eemaldamiseks, mis on tingitud
madalast reaktsioonikiirusest mdistliku H202 koguse juures. Lagundamisprotsessi
edukuse suurendamiseks kasutatakse siirdemetallide (M™) soolasid, mis aktiveerivad
H.02 nii, et moodustuvad HO", mis on veelgi tugevamad oksiidandid (E° = 2.8 V)

(Neyens ja Baeyens, 2003):
M™ + H,0, — M™! + HO" + OH~ 1)

Fentoni rektsioon pdhjustab oksiidandi aktiveerimist, mille tagajérjel tekivad darmiselt
reaktsioonivéimelised hldroklulradikaalid, mis rindavad ja hdvitavad orgaanilisi
saasteaineid. Fentoni reaktiiv on segu H-0- ja kahevalentsest rauast (Fe?*), kus viimane

algatab ja aktiveerib H.O> lagunemist. Tulemusena tekivad hidroksuilradikaalid, mille
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genereerimine pohineb keerulisel reaktsioonide jadal vesilahuses (Kitis jt, 1999; Lu jt,
2001; Yoon jt, 2001;):

Fe?* + H,0; — Fe®" + HO" + OH™  (reaktsiooniahela algus) (2)
HO" + Fe?* — OH™ + Fe**  (reaktsiooniahela kujunemine) (3)

Moodustunud kolmevalentne raudioon (Fe**) vdib samuti aktiveerida H2O,, pdhjustades
nii selle lagunemist veeks ja hapnikuks (Neyens ja Baeyens, 2003). Reaktsiooni kéigust
tekivad ka Fe?* ja hiidroperokstitilradikaalid (HO2"). Antud reaktsioonid on kirjeldatavad

vOrranditega 4-8:
Fe** + H20, <> Fe-OOH*" + H* 4)
Fe-OOH?*" — HO;" + Fe?* (5)

Reaktsioone 4 ja 5, mis toimuvad H,O. ja Fe3* vahel, tuntakse kui Fenton-tuipi
reaktsioone (Walling ja Goosen, 1973; De Laat ja Gallard, 1999).

Fe?* + HO2" — Fe** + HOZ (6)
Fe** + HOy" — Fe?* + O, + H* (7
HO" + H,O2 — H20 + HOY' (8)

Reaktsioonis 7 on naha, et hidroksudlradikaalid vBivad oksudeerida orgaanikat (RH)
ning moodustada orgaanilisi radikaale (R"), mis on véga reaktsioonivéimelised ning mida
saab edasi oksldeerida (Venkatadri ja Peters, 1993; Walling ja Kato, 1971; Lin ja Lo,
1997):

RH + HO® — H,0 + R* — edasine oksuidatsioon 9)

Kui reaktiivide kontsentratsioon pole limiteeriv, siis on v6imalik orgaanika taielikult
lagundada e mineraliseerida. Sellisel juhul muudetakse saasteained susihappegaasiks,
veeks ja anorgaanilisteks sooladeks. Uldine Fentoni keemia arvestades dissotsiatsiooni

vett on vdimalik lihtsustada kujule (Walling, 1975):

2Fe?" + H202 + 2H — 2Fe®t + 2H,0 (20)
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See uldreaktsioon néitab, et H20» lagunemiseks on vajalik H* juuresolek ehk happeline
keskkond, mis tagaks maksimaalse hudroksullradikaalide tekke. Varasemad Fentoni
protsessi uuringud on tdestanud, et optimaalne pH tase on tavaliselt 3 juures. Orgaaniliste
substraatide ja kahevalentsete raudioonide liia juuresolekul ning madala pH juures
liituvad hudroksuilradikaalid aromaatse tsukliga, 18hkudes nii nende struktuuri (Joonis
3). (Neyens ja Baeyens, 2003)

H OH H OH

OH COOH
o
@ «OH @ *OH «OH
— — — \

COOH

Joonis 3. Aromaatse tsukli I6hkumine hiidroksudilradikaalide abil (Neyens ja Baeyens, 2003)

Hudroksutlradikaal vdib eemaldada orgaanilisest molekulist ihes vesiniku aatomi ning

seeldbi algatada oksilidatsiooniahela (Walling, 1975; Lipczynska-Kochany jt, 1995):

RH+ HO" — H0 + R’ (ahelreaktsiooni algus) (12)
R*+ H202 — ROH + HO’ (12)
R"+ O, —» ROO’ (13)

Saadud orgaanilised radikaalid vdivad edasi oksiideeruda Fe3*-ks ja redutseeruda Fe?*

mdjul voi dimeriseeruda (Tang ja Tassos, 1997).

2.2.3 Foto-Fentoni protsess

Foto-Fentoni protsess on energeetiliselt tdiendatud Fentoni reaktiiv. Tegemist on
H202/Fe?* ja UV-kiirguse (A < 600 nm) kombinatsiooniga, mis lisab siisteemi tdiendavalt
hiidrokstiiilradikaale. Need radikaalid moodustuvad Fe®" fotokeemilisel taandamisel

Fe2*-ks ja vesinikperoksiidi fotoliitisil (Faust ja Hoigne, 1990):
Fe(OH)?* + hv — Fe?" + HO® A <580 nm (14)

H202 + hv — 2HO' A <310 nm (15)
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Fenton-protsessi kiiritamine UV-kiirguse vOi ndhtava valgusega suurendab tugevalt
erinevate saasteainete lagunemiskiirust. Kiirguse toimel tekkinud kahevalentsed
raudioonid  sisenevad  klassikalisse ~ Fenton-reaktsiooni, et toota téiendavalt
hidroksutlradikaale, mist6ttu oksudatsiooni kiirus on suurem kui klassikalises Fenton-
protsessis. Lisaks sellele toimub protsessis HO® genereerimine vee lagunemise
tulemusena, mis tdhendab, et protsessi saab l&bi viia vdiksema koguse
vesinikperoksiidiga. (Machulek jt, 2012)

Pdhjalikult on uuritud pH mdju foto-Fentoni protsessile. Nagu eelpool juba mainitud, on
Fenton-tudpi protsesside puhul optimaalne pH 3 1&hedal. Foto-Fentoni stisteemi puhul on
pH olulisuse hindamiseks vaja tutvuda Fe®* neeldumisspektriga. Kui pH < 2, on
domineerivaks  (ihendiks Fe(H20)e?* ehk Fe®, mis absorbeerib ndrgalt
ultraviolettkiirguse tile 300 nm. Kui pH > 3, on lahus Fe®* suhtes iilekiillastunud ning
tekib Fe(OH)3z, mis on aldis sadestumisele. Kui aga pH on 3 juures, moodustub raud
Fe(OH)?* uhendi, mis neelab peaaegu kogu ultraviolettkiirguse spektri piirkonnas
kiirgust. (Machulek jt, 2012)

Foto-Fentoni protsessil on mitmeid eeliseid, naiteks ei teki reatsiooniproduktidena uusi
saasteaineid ja meetod vajab vaikestes kogustes rauasoola. Nii Fenton-protsessi kui ka
foto-Fentoni protsessi puhul saab vajadusel reaktsiooni 16pus suurendada pH vaartust
ning sadestada jarelejadnud Fe** raudhidroksiidina. Protsessis tarbimata jaanud
vesinikperoksiid v@ib vees iseeneslikult laguneda, kuid see sdltub aine jaak-
kontsentratsioonist. Need omadused teevad Fenton-tlipi protsessidest kuluthusad ja
keskkonnasobralikud veetootlusmeetodid. (Machulek jt, 2012)

2.2.4 Rakendusala

Viimastel aastakiimnetel on esile kerkinud tlemaailmne keskkonnaprobleem seoses
mikrosaasteainete esinemisega looduslikus vesikeskkonnas. Mikrosaasteaineteks
peetakse suurt ja ha laienevat hulka nii antropogeenseid kui ka looduslikke aineid.
Nende hulka kuuluvad ravimid, hiigieenitooted, steroidhormoonid, t66stuskemikaalid,
pestitsiidid ja paljud teised prioriteetsed saasteained. Mikrosaasteainete tavalised

kontsentratsioonid vees jadvad vahemikku ng/l kuni mg/Il. (Luo jt, 2014)
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Praegu kasutusel olevad reoveepuhastid ei ole disainitud selleks, et nende abil kdrvaldada
mikrosaasteaineid, seega padsevad palju neist tdnu oma pulsivusele vOi pidevale
juurdevoolule labi reoveepuhastusprotsesside keskkonda. Lisaks ei ole ettevaatusabindud
jajarelevalvemeetmed seoses mikrosaasteainetega veel véaga hasti valja kujunenud. Kdige
selle tagajarjel satuvad paljud neist vesikeskkonda, kus need on ohuks loodusele ja ka
joogiveetdostusele. (Luo jt, 2014)

Tulenevalt mdnede mikrosaasteainete vastupidavusele, ei ole neid vdimalik eemaldada
efektiivselt traditsiooniliste, fulsikalis-keemiliste ja bioloogiliste meetoditega (Luo jt,
2014). Raskesti lagundatavate saasteainete eemaldamiseks vesikeskkonnast saab edukalt
rakendada SOP-e, mis vdimaldavad kdrget lagundamisvGimet ja —kiirust, omavad
desinfitseerivat mdju ning on mitte-selektiivsed. Hudroksiilradikaalide mitte-
selektiivsuse tottu suudavad need erinevate mehhanismidega, nagu vesiniku liitmine,
radikaal-radikaal reaktsioon, elektrofiilne asendusreaktsioon, elektroni loovutamise
reaktsioon, riinnata paljusid orgaanilisi ja anorgaanilisi Ghendeid, mis vdib 16puks viia ka

saasteaine taieliku mineraliseerimiseni (Ikehata jt, 2006; Luo jt, 2014).

SOP-e saab edukalt kasutada farmaatsiatoostuse produktide eemaldamiseks veest.
Tabelis 7 on toodud mdningad ndited ravimite eemaldamise kohta kahe SOP néitel —
Fenton-protsess ja UV/H20, stisteem. SOP-ides l&bivad ravimid okstidatsiooniprotsesse
ning spontaanseid muundumisi. Teatud juhtudel ei tdéhenda algse Ghendi lagundamine
tbhusat tootlusprotsessi, nditeks kui laguproduktid on samuti bioloogiliselt aktiivsed.
SeetOttu on vaja lisaks aine otsesele lagundamisele maérata ka teisi veekvaliteedi
parameetreid, mis aitaksid tootlusprotsessi efektiivsust hinnata, néiteks orgaanilise
stisiniku koguhulk (TOC), KHT, lahustunud orgaaniline susinik (LOS). Samas tuleb
arvestada, et need parameetrid ei anna otsest informatsiooni laguproduktide ega ka
toodeldud vee ohutuse kohta. (Ikehata jt, 2006)

Tabelis 7 on toodud andmed, mis annavad uldise (levaate erinevat tlipi ravimite
lagunemise kohta vesikeskkonnas. Vélja on toodud just selle t66 raames kdige enam
huvipakkuvamad tootlusmeetodid: UV/H202 ja Fenton-protsess. Tabelis 7 esitatud
tulemustest jareldub, et nii Fenton-to6tlus kui ka UV/H202 protsess on ravimite
eemaldamisel efektiivsed ning kdikide uuritavate ainete puhul (v.a klofibriinhappe ja

paratsetamooli) puhul saavutati aine taielik lagundamine.
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Tabel 7. Ravimite eemaldamine H,O,/UV ja Fentoni to6tlusega (Ikehata jt, 2006)

Aine TOC
Ravim SOP pH sisaldus Efektiivsus vahenemine
(mg/l) (%)
Karbamasepiin UV/H;0; 5 4,7 Taielik lagundamine | 35
4 min jooksul
Diklofenak UV/H;0; - 296 Taielik lagundamine | 40
Paratsetamool UV/H,0, 55 1,51 >90%-line 40
lagundamine 1 min
jooksul
Klofibriinhape UV/H;0; 5 322 >90%-line 12
lagundamine
Propranolool UV/H,0, 7.4 0,3255 Taielik lagundamine | -
Aklarubitsiin Fenton- -* 500 Taielik lagundamine | -
tootlus
Doksorubitsiin Fenton- - 400 Taielik lagundamine | -
tootlus
Idarubitsiin Fenton- - 500 Taielik lagundamine | -
tootlus
Pirarubitsiin Fenton- - 1000 Taielik lagundamine | -
tootlus
Ifosfamiid Fenton- - 2700 Taielik lagundamine | -
tootlus
Melfalaan Fenton- - 2000 Taielik lagundamine | -
tootlus

*andmed puuduvad

SOP-e

peetakse

paljulubavateks

meetoditeks

vOitlemaks

mikrosaasteainetega

vesikeskkonnas. Mikrosaasteainete lagundamisefektiivsus s6ltub mitmetest faktoritest:

oksudandi ja aktivaatori doos, ravimite kontsentratsioon, Gldised veekvaliteedi néitajad

ja protsessi tooreziim. Tdestust on leidnud fakt, et anorgaaniliste ja orgaaniliste vee ja

reovee komponentide esinemine parsib sageli lagundatava aine eemaldamise efektiivsust

ning seega suureneb vajamineva oksudandi kulu. Lisaks tuleks tdéhelepanu pdorata sellele,

et alati ei ole tédielik mineraliseerimine reoveepuhastuses vajalik néue, kuna tihti on

olulisem suurendada t0ddeldava vee biolagundatavust,
jareltootlust. (Ikehata jt, 2006)

25

et kasutada bioloogilist




2.3 Fenton-todtluse ja UV/H:0. rakendamine looduslikes ja
toostuslikes maatriksites

Paljudes piirkondades valitsev veepuudus on esile tdstnud vajaduse veevarude
suurendamiseks vee taaskasutuse abil. Kuigi toodeldud vee taaskasutamine naiteks olmes
vOib tunduda hea alternatiivina, on sellele lahendusele vastu nii avalikkus kui ka
teadlased, kes kardavad taaskasutatava vee voimalikku negatiivset mgju tervisele. Uheks
valjakutseks vee taaskasutamise juures on ravimite, hiigieenivahendite, leegiaeglustajate
ja rontgenkiirte kontrastainete eemaldamine. SOP-id on osutunud efektiivseks
mitmesuguste orgaaniliste saasteainete eemaldamisel joogi-, pinna- ja reoveest. (Catala
jt, 2005; Rosario-Ortiz jt, 2010)

2.3.1 UV/H20:2 protsess bioloogiliselt toddeldud reovee puhastamisel

Kim jt (Kim jt, 2009) uurisid 41 ravimi eemaldamise efektiivsust eeltéddeldud reovees
UV-kiirgust kasutavate protsessidega (UV ja H20- fotoliiis). Uuring leidis aset kolmes
jarjestikuses reaktoris, millest iga maht ja hidrauliline viibeaeg olid vastavalt 35 liitrit ja
5 minutit. Katsetes kasutati bioloogiliselt puhastatud ja liivafiltri l1abinud vett. Uuritud
vesi sisaldas 10 valuvaigistit, 4 antiaritmikumi, 12 antibiootikumi ja 15 muud tudpi
ravimit. Joonisel 4 on toodud nende 4 gruppi jaotatud ravimite eemaldamise efektiivsused

kahe UV-kiirgust kasutava protsessi puhul.

Ainult UV-kiirguse abil toimunud protsessi tulemused néitasid, et 12 ravimi puhul esines
90%-line eemaldamise efektiivsus juba esimeses reaktoris. Olenemata tugevast UV
doosist reaktoris (923 mJ/cm?) ning efektiivsuse tdusust kontaktaja suurendamisel, oli
raske saavutada eelpool toodust suuremat eemaldamise efektiivsust. Uuringus leiti, et 12
ravimi eemaldamise efektiivsus jai 15-minutilise viibeaja juures alla 50% ning 25 ravimi
jaoks oli efektiivsus veelgi madalam ehk vahemikus 1-43%. UV/H20- siisteemis suudeti
aga enamike Uhendite jaoks saavutada 90%-line eemaldamise efektiivsus. UV/H202
protsessi tdhusus viitab sellele, et HO" (tekib reaktsiooni 15 kaigus) osaleb suurel mééral

ravimite eemaldamise protsessis. (Kim jt, 2009)
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Joonis 4. UV- ja UV/H202 protsessi efektiivsus erinevate ravimigruppide eemaldamisel (Kim jt, 2009)

T606s uuritud 41 ravimist 29 ei suudetud ainult UV-kiirguse abil efektiivselt eemaldada,
olenemata kiillaltki suurest UV-kiirguse doosist terves protsessis (2768 mJd/cm?).
UV/H20- protsessi puhul saavutati 90%-line eemaldamise efektiivsus 39 ravimi puhul
sama UV-kiirguse doosi juures. Nende tulemuste pOhjal saab jareldada, et ravimite
efektiivseks eemaldamiseks vajaliku UV-kiirguse energiakulu on véimalik vahendada

vottes kasutusele SOP, mis p&hineb UV/H,02 kombineerimisel. (Kim jt, 2009)

2.3.2 UV/H20:2 protsess kolme erineva paritolu heitvee puhastamisel

Uuringus hinnati kuue ravimi eemaldamise efektiivsust kolmes heitvee proovis erinevate
UV-kiirguse ja H20. dooside korral (Rosario-Ortiz jt, 2010). Analiiusitavateks
uhenditeks olid meprobamaat, dilantin, karbamasepiin, primidoon, atenolool ja
trimetoprim. Veeproovid reoveepuhastuse kolmandast astmest olid kogutud Las
Vegasest, Nevadas (LVNV), Kaljuméestiku piirkonnast, Colorados (RMCO) ja Pinellase

maakonnast, Floridas (PCFL). Proovid voeti enne desinfitseerimise protsessi.

Tabelis 8 on toodud ravimainete algkontsentratsioonid proovides. Analiisid viidi 1abi
toatemperatuuril (18°C) UV dooside 300, 500 ja 700 mJ/cm? juures ning katsete kestus
jai vahemikku 6-20 minutit. Andmed maatriksite koostise kohta on toodud Tabelis 9.
TOC-i véartused jaid proovides 6,6 ja 10,3 mg/l vahele ja UV labilaskvus (UVT) jai 55%
ja 72% vahele. Lisaks maarati parameetrid nagu leelisus, pH, ammoonium, nitrit ja
nitraat.
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Tabel 8. Ravimite algkontsentratsioonid proovides (Rosario-Ortiz jt, 2010)

Kontsentratsioon (ng/l)

Ravim
LVNV RMCO PCFL

Meprobamaat 1000 510 720
Dilantin 160 260 210
Karbamasepiin 210 460 320
Primidoon 190 200 240
Atenolool 1400 2600 320
Trimetoprim 120 760 38

Testide tulemused nditasid, et H>O> puudumise korral jai dilatini eemaldamise efektiivsus
0-65% vahele, mis nditab, et Gihend on fotoltiusi abil osaliselt eemaldatav. Viie tlejaanud
ravimi puhul jai eemaldamine alla 10%, mis viitab, et neid hendeid ei saa fotollusi teel
lagundada. (Rosario-Ortiz jt, 2010)

Tabel 9. Uuritud veeproovide parameetrid (Rosario-Ortiz jt, 2010)

Proov TOC uvTt oH Leelisus | Ammoonium | Nitrit Nitraat
(mgl/l) (%) (mgl/l) (mgN/1) (mgN/l) | (mgN/I)
LVNV 6,6 72 8,2 128 <0,2 <0,05 14,8
RMCO 10,3 67 7,1 101 1,28 0,40 13,8
PCFL 10,3 55 7,6 269 6,98 0,77 9,38

Nagu oli eeldatud, suurenes ravimainete oksiidatsiooni efektiivsus 300 mJ/cm? UV-
kiirguse juures H20> lisamisel. Kdige suurem oli to6tlemise efektiivsus LVNV proovis,
millele jargnesid vastavalt proovid RMCO ja PCFL. Naiteks UV-kiirguse 300 mJ/cm? ja
H20. doosi 20 mg/l juures oli karbamasepiini eemaldamise efektiivsus 74%, 46%, ja 25%
vastavalt LVNV, RMCO ja PCFL proovides. Samadel tingimustel oli ravimite Gldine
eemaldamise efektiivsus vahemikus 45-82% proovis LVNV ning vahem kui 50%
proovides RMCO and PCFL. (Rosario-Ortiz jt, 2010)

Kui UV-kiirgust tdsteti 500 mJ/cm? juurde, suurenes ka ravimite oksiidatsioon koigis
proovides. LVNV proovis saavutati viie ravimi eemaldamisel suurem kui 89%
efektiivsus. Vorreldes teiste Uhenditega, osutus kdige raskemini lagundatavaks

meprobamaat, seda eriti RMCO ja PCFL proovides. Ulejaanud viie eemaldamise
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efektiivsus jai eelpool toodud tingimustel keskmisele tasemele vastavalt 50-70% RMCO
ja 25-60% PCFL proovis. (Rosario-Ortiz jt, 2010)

Koige kdrgema UV-kiiruse 700 mJ/cm? juures tousis dilatini eemaldamise efektiivsus
H>O> lisamata 65%, 58% ja 54% vastavalt proovides LVNV, RMCO, and PCFL, mis
viitab fotoltlsi intensiivistumisele. Teise viie Ghendi eemaldamise efektiivsused jéid
proovides RMCO ja PCFL vahemikku vastavalt 67-85% ja 38-74% H>O> doosi 20 mg/I
juures. Kuigi saadud protsessi efektiivsus on hea, ei suudetud seda viia alla mééaramispiiri.
Selleks, et ravimite sisaldus peale puhastust oleks alla maaramispiiri, on vaja tugevat UV-

kiirgust ning suurt H20. doosi. (Rosario-Ortiz jt, 2010)

2.3.3 Foto-Fentoni protsess haigla reovee eeltdotlemisel

Uuringu eesmaérgiks oli foto-Fentoni to6tlust kasutades véhendada saasteainete toksilisust
ja suurendada seel&bi haigla reovee biolagundatavust (Kajitvichyanukul ja Suntronvipart,
2006). Analudsitav vesi oli parit Bangkoki (Tai) haiglast, tdpsemalt 60% analttsiruumist
ja 40% laborist. Reovee analtdtilised parameetrid enne ja parast puhastusprotsesse on
toodud Tabelis 10. Tabelis on toodud haigla td6tlemata reovee, foto-Fentoni to6tluse

labinud reovee ja fotokeemiliselt/bioloogiliselt tdtdeldud heitvee parameetrid.

Tabel 10. To6tlemata reovee, eeltéddeldud reovee ja valjavoolu parameetrid (Kajitvichyanukul ja
Suntronvipart, 2006)

Té6tlemata Foto-Fentoni Véljavool peale
Parameeter (Uhik) reovesi tbbtlus_e labinud fgtokee_m_ilistja
reovesi bioloogilist puhastust
KHT (mg/l) 1350 310 67,5
BHTs (mg/l) 410 159 8
Heljum (mg/l) 115 45 35
Heljumi kuumutuskadu (mg/l) | 65 25 10
CI (mg/l) 300 47 30
NH4* (mgN/I) 80 20 13
NO, (mgN/I) <0,0005 <0,0005 <0,0005
NOs (mgN/I) 0,50 0,35 0,20

Haigla reovesi koosneb paljudest mittebiolagundatavatest ainetest ning vee BHTs/KHT

suhe on suhteliselt madal (~0,3). Tabelis 10 toodud algproovi parameetrid viitavad
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sellele, et reovett ei saa efektiivselt traditsiooniliste aktiivmuda protsesside abil
puhastada. (Kajitvichyanukul ja Suntronvipart, 2006)

Protsessi optimaalne pH oli 3, mis p6hines BHTs ja KHT suurimal vdhendamise
efektiivsusel, mille véértused olid vastavalt 33% ja 43%. Optimaalne H20, doos méérati
pH 3 juures 135 mg/l Fe?* lisamisel. BHTs ja KHT vihenemise efektiivsus tdusis H20;
doosi suurendamisel, saavutades KHT/H.0, mass-suhete 1/1, 1/2, 1/3 ja 1/4 korral KHT
eemaldamise vastavalt 43%, 63%, 72% ja 77%.

Optimaalne KHT/Fe?* suhe oli 1/0,1, kuna Fe?" kontsentratsiooni tdstmisel 0,05 mg/I
kuni 0,1 mg/l, tdusis KHT eemaldamise efektiivsus 49%-It 77%-ni. KHT/Fe** mass-
suhete 1/0,2 ja 1/0,3 korral oli KHT eemaldamise efektiivsus vastavalt 67% ja 45%, mis
viitab sellele, et liiga suur aktivaatori kogus pérsib susteemi tulemuslikkust. Protsessis
olevad iileliigsed Fe?* vdivad ise reageerida HO'-ga ning seeldbi pidurdada

reaktsiooniahelat. (Kajitvichyanukul ja Suntronvipart, 2006)

Mairgatav biolagundatavuse paranemine saavutati KHT/H2O2/Fe?* mass-suhte 1/4/0,1
korral ning pH 3 juures. Neil tingimustel tdusis BHTs/KHT suhe 0,30-It 0,52-ni. T66s
uuriti ka kombineeritud fotokeemilise ja bioloogilise slisteemi sobivust haigla reovee
puhastamiseks. KHT, BHTs ja TOC vaartuseid suudeti bioloogilise to6tluse I6puks suurel
maaral vdhendada. (Kajitvichyanukul ja Suntronvipart, 2006)

Uuringu tulemuste pdhjal saab jareldada, et foto-Fentoni protsess on sobiv haigla reovee
puhastamiseks, kuna parandab vee kvaliteeti ja vahendab oluliselt pdhiliste reovee
parameetrite vaartuseid. Samuti leidis kinnitust, et foto-Fentoni protsess sobib reovee
eeltdotluseks, kuna BHTs/KHT suhte tdstmine selle meetodi abil on efektiivne ning see
vdimaldab jargnevalt kasutada bioloogilist téétlust. Selle UV/H202/Fe?* protsessi puhul
aga tasub tdhelepanu poorata optimaalse H.O, ja Fe?* koguse leidmisele, et siisteem

toimiks tbhusalt. (Kajitvichyanukul ja Suntronvipart, 2006)

2.3.4 Narkootiliste ainete eemaldamine pinnaveest foto-Fentoni protsessiga

Catala jt (2005) uurisid oma t06s heterogeense foto-Fentoni protsessi optimeerimist
narkootikumide eemaldamiseks looduslikust veest. To6tlusmeetodi efektiivsust uuriti

erinevate H>O ja aktivaatori dooside korral 150 W keskmise r6huga elavhdbelambi
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kasutamisel. Uuringus kasutatud pinnavesi oli parit Manzanaresi joest Hispaanias, mis
asub 100 m allavoolu reoveepuhastist, mille véljavoolus on varasemate uuringute kéigus
esinenud narkootikume (Mendoza jt, 2014). Analliusitavat vett kilmutati enne
katsetamist ning raskemate Kkuivainete eemaldamiseks kasutati gravitatsioonilist
dekanteerimist. To0tlemata joevees sisalduvate narkootikumide kontsentratsioonid on
toodud Tabelis 11. Uuritava vee TOC vaartus oli 60 mg/l ja pH 6,6. Tabelis 11 toodud

info kinnitab, et narkootikume ei suudeta tihti reoveepuhastites téielikult kdrvaldada.

Tabel 11. Uuritavas jéevees sisalduvate narkootikumide kogused (Catala jt, 2005)

Narkootikum Kontsentratsioon (ng/l)
Efedriin 156,33
MDMA 27,03
Metamfetamiin 1,90
Alprazolam 6,79
Diazepam 138,33
Lorasepaam 123,00
Bensoutilekoniin 7,22
Kokaiin 7,27
EDDP 97,53
Metadoon 26,97
Morfiin 3,57

Tdotlemata pinnavee puhastamist foto-Fentoni protsessiga uuriti kahe erineva tahke
Fe203 aktivaatori koguse korral (0,1 g/l ja 0,6 g/l) ja kolme H202 kontsentratsiooni juures
(100%, 50% ja 25% stohhiomeetriliselt arvutatud kogusest). Tabelis 12 on toodud
narkootikumide kontsentratsioonid pérast foto-Fentoni protsessi rakendamist. Kuigi
keskmine eemaldamise efektiivsus oli kbikidel tingimustel suurem kui 75%, olenes see
suuresti ka uhendist. Enamik uuritud narkootikumidest suudeti edukalt j6eveest
eemaldada, néiteks efedriini, diasepaami ja EDDP efektiivsus oli >99%. Madalamad
tulemused eemaldamise efektiivsusega 32%, 47% ja 59% saavutati vastavalt

metamfetamiini, alprasolaami ja morfiini puhul.

Kuna paljude Uhendite olemasolu peale tootlemist ei tuvastatud, viitab eemaldamise
efektiivsus madramispiirini joudmist. Kui algne kontsentratsioon oli ma&aramispiirile

l&hedal, siis on tihendi vahenemise maar (protsent) suhteliselt madal ning téhusust tuleks
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moista selle protsessi kaigus saavutatud miinimumina. Katse tulemused tdendavad, et
esialgne H20, kontsentratsioon ei mdjuta antud puhastusprotsessi efektiivsust uuritavate
uhendite eemaldamisel. Lisatud H.O: tarbiti katsetes téielikult, vélja arvatud 100%-lise
H>0O> kontsentratsiooni korral 0,6 g/l aktivaatori juuresolekul, kus okstidanti jéi lahusesse
vahem kui 10 mg/l. (Catala jt, 2005)

Tabel 12. Narkootikumide eemaldamise efektiivsused foto-Fentoni protsessiga erinevate H20- ja
aktivaatori kontsentratsioonide juures (Catala jt, 2005)

H»0, kontsentratsioon

25% 50% 100%
Narkootikum

Eemaldamise efektiivsus (%) erineva aktivaatori koguse juures

0,19/ 0,6 g/l 0,1 g/l 0,6 g/l 0,1 g/ 0,6 g/l
Efedriin >99 >99 >99 >99 >99 >99
MDMA >95 95 >95 >95 >95 >95
Metamfetamiin >32 >33 >33 >33 >32 >33
Alprasolaam >47 >47 >47 >47 >47 >47
Diasepaam >99 99 >99 >99 >99 >99
Lorasepaam >88 >88 >88 >88 >88 >88
Bensouilekoniin | >92 >92 >92 >02 >02 >02
Kokaiin >08 >99 >08 >96 >08 >08
EDDP >99 >99 >99 >99 >99 >99
Metadoon >08 >08 >08 >08 >08 >08
Morfiin >59 >59 >59 >59 >59 >59

Uuringu tulemused néitasid, et heterogeenne foto-Fentoni protsess on suuteline uuritavaid
uhendeid tulemuslikult elimineerima. Kuigi enamike narkootikumide kontsentratsioone
vahendati alla analiittilise maaramispiiri, jaid nditeks diasepaam, EDDP ja MDMA siiski

véga véikestes kontsentratsioonides uuritavasse lahusesse.

2.4 T66 eesmérgid

To6 eesmargiks oli uurida AMX-i lagundamist ja mineraliseerimist vesikeskkonnas UV
fotoluisi, UV/H202 ja foto-Fentoni to6tluse abil. Analliusiti ravimi eemaldamise
efektiivsust erinevate H,O- ja Fe?* dooside juures ning kisitleti pH ja vesikeskkonna
koostise mo6ju erinevate tootlemisprotsesside tbhususele. AMX-i eemaldamist uuriti

puhtas vees, joogivees, pohjavees ja bioloogiliselt toddeldud olmereovees e heitvees.
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3 Eksperimentaalne osa

3.1 Toolahused ja uuritud maatriksite omadused
3.1.1 AMX-ivesilahus

Uuritava ainega t06lahuse valmistamiseks lahustati 1 liitris bidestilleeritud vees 0,0168 g
AMX trihtdraati (C16H25N30gS-H20, M=419,4 g/mol). AMX-i téielikuks lahustamiseks
segati lahust 30 minutit magnetsegajal. Saadud lahuses oli AMX-i kontsentratsioon 40
uM ning kdik katsed viidi lI&bi sama algkontsentratsiooni juures bidestilleeritud ehk
tlipuhtas vees (UPV).

3.1.2 Maatriksid

AMX-i eemaldamise efektiivsust reaalsetes vesikkeskondades uuriti heitvees (HV),
pohjavees (PV) ja joogivees (JV). Bioloogiliselt t66deldud reovesi (teise astme
puhastusega heitvesi) oli périt Tallinna reoveepuhastusjaamast. Eelnevalt to6tlemata
pdhjavesi oli périt 19 meetri sligavusest puurkaevust (Harjumaal). Joogivesi oli périt
Tallinna veepuhastusjaama joogivee hoidlast. Kdigi kolme vesikeskkonna parameetrid
on toodud Tabelis 13.

Tabel 13. Pdhja-, joogi- ja heitvee keemiline koostis ja peamised parameetrid

Parameeter Uhik Pdhjavesi Joogivesi Heitvesi
pH 8,10 7,40 7,40
Uldleelisus mgCaCOs/I |308 130 186
Elektrijuhtivus uS/cm 730 390 1275
Uldorgaaniline siisinik (TOC) | mg/I 0,15 6,40 7,85
Fe?* mg/l 0,06 0,03 0,25
Uld Fe mg/I 0,17 0,05 0,57
F mg/l -* 3,5 2,4
CI mg/l 90,4 102,1 794,1
NOs mg/l - - 38,7
PO mg/I - - -
SO4* mg/I 42,1 15,7 68,2

*Alla maaramispiiri (F<1,10 mg/l, NOs<4,47 mg/l, POs*<3,51 mg/l)
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3.1.3 Vesinikperoksiidi lahus

Vesinikperoksiidi lahuse valmistamiseks lahjendati reaktiivi PERDROGEN™ (>30%
H.O2) Ulipuhta veega. Vesinikperoksiidi lahuse  kontsentratsioon — méarati
spektrofotomeetriliselt lainepikkuse A=254 nm juures UV/Vis spektrofotomeetriga
(GENESYS 10S, Thermo Scientific). Lahuse kontsentratsioon arvutati valemiga
(Eisenberg, 1943):

C=2 (M) (16)

el

kus
A - proovi absorptsioon,
| - kiiveti pikkus (1 cm),

e- molaarse absorptsiooni koefitsent, mis A=254 nm juures on 19,6 1/(M-cm).

Antud valemi pdhjal kontrolliti vesinikperoksiidi kontsentratsiooni enne katse teostamist.
Seadme nullimiseks kasutati bidestilleeritud vett.

3.2 Katsete labiviimise metoodika
3.2.1 UV fotoluus ja UV/H20: stisteem

UV fotollis ja UV/H20> protsess viidi labi perioodilises segureaktoris toatemperatuuril
(23£1°C). Silindrilises klaasreaktoris toddeldi UV-kiirgusega 800 ml 40 uM AMX-i
lahust. Mdlemad protsessid toimusid pusival segamiskiirusel (300 rpm) kahe tunni
jooksul. UV fotolliusi protsessis reguleeriti H2SO4 abil lahuse pH 3-ni ja NaOH abil
lahuse pH 7,5 ja 9-ni. UV/H20; protsessis pH-d ei reguleeritud. UVC lamp lulitati sisse
5 minutit enne katse algust, et saavutada Uhtlane intensiivsus. T60s kasutati madalsurve
elavhdbeda lampi (Philips TUV PL-S, 11 W), mis paigaldati kvartstoru sisse reaktori
keskele. Keskmine UVC-kiirguse intensiivsus oli 7,1 mW/cm?. UV/H202 siisteemi Korral
lisati AMX-i lahusesse vahetult enne katse algust okstidandina H>O> lahust. Katse jooksul
vOeti kindlate intervallide jarel 4 ml proovi AMX-i lagundamise ning 20 ml proovi TOC-
I hindmaiseks. Peale iga proovi vGtmist, peatati katseklaasis oksiidatsiooniprotsess, et
oleks vdimalik hinnata uuritava aine kontsentratsiooni proovivotu hetkel. Okstidatsiooni

peatamiseks kasutati AMX-i kontsentratsiooni maaramisel etanooli (mahtsuhtega 10/1
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vastavalt proov/etanool) ja TOC-i mé&&aramisel pulbrilist Na,SO3 (molaarsuhtega 1/10
vastavalt [H202]o/[SO3%]). Maatriksite (pdhja- ja heitvee) puhul filtreeriti proove 0,45 pm
tselluloosatsetaat-filtritega enne LC-MS-i sisestamist. Iga katse alguses ja I6pus madrati

lahuse pH. K&ik katsed viidi labi samas reaktoris ja sama lambiga.

3.2.2 Fenton ja foto-Fenton siisteem

Fentoni ja foto-Fentoni protsessid viidi 1abi samas reaktoris sarnaste té6tingimuste juures.
Foto-Fentoni protsessi puhul oli stisteemi lisatud ka UVC-kiirgust emiteeriv lamp, mis
mida kasutati ka fotolliusi katetes. Olenevalt sellest, kas tegemist oli Fentoni vdi Fenton-
tulipi protsessiga, reguleeriti lahuse pH 3-ni H2SO4 abil voi jaeti algne pH. Fe?* allikas
(FeSO4-7H20) viidi lahusesse tahkel kujul ning lasti mdned minutid magnetsegajal
taielikult lahustuda. VVahetult enne katse algust lisati lahusesse okstidandina H20> lahust.
Sarnaselt fotollilsi testidega, voeti katse jooksul kindlate intervallide jarel 4 ml proovi
AMX-i lagundamise ning 20 ml proovi TOC-i hindamiseks; peale iga proovi votmist
peatati katseklaasis okstidatsiooniprotsess etanooli vdi Na SOsz-ga, et oleks vdimalik
hinnata uuritava aine kontsentratsiooni proovivétu hetkel. Iga katse alguses ja I6pus

maadrati lahuse pH.

3.3 Analuutilised meetodid
3.3.1 AMX-i kontsentratsioon

Protsesside efektiivsuse hindamiseks maérati AMX-i kontsentratsiooni muutus
vedelikkromatograaf-massispektromeetriga (LC-MS, Shimadzu LCMS 2020), mis oli
varustatud Phenomenex Gemini-NX 5 p C18 110A kolonniga (150 x 2,0 mm, 1,7 pm
sisediameetriga). Eluendina kasutati 0,3% metaanhappe vesilahust (90%) ja 0,3%
metaanhappega atsetonitriili (10%) ning voolukiirust hoiti 0,2 ml/min. Kogu analiitsi
kestus oli 15 minutit ja sistitud proovi maht oli 40 ul. Massispektromeetrit kasutati
taieliku skaneerimise reziimis (skaneerimise vahemik 50-500 m/z). Instrumenti kasutati
positiivse elektropihustusionisatsiooni reziimis ja massispektromeetriga saadud tulemusi

t6ddeldi Shimadzu LabSolutions tarkvara abil.
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3.3.2 Orgaanilise susiniku koguhulk

Orgaanilise stisiniku koguhulk méérati TOC analiisaatori Multi N/C® 3100 (Analytik
Jena) abil. Ulipuhta vee puhul on TOC ja mittelenduv orgaaniline suisinik (NPOC)
véartused vordsed, seega kasutati NPOC meetodit selle analtiusi luhikese kestuse tottu.
Maatriksite ehk joogi-, pbhja- ja heitvee puhul kasutati TOC-i meetodit. NPOC-i
meetodiga madramiseks oli vaja proovi hapestada, selleks lisati anallisitavale proovi
kogusele (20 ml) 0,2 ml 2 M HCI. Edaspidi tahistatakse nii TOC-i kui ka NPOC-i

meetodiga méaratud orgaanilise stisiniku koguhulka TOC-i terminiga.

3.3.3 Vesinikperoksiidi jadkkontsentratsioon

Selleks, et teha kindlaks, kui palju jéi to6tluse puhul H20. lahusesse alles ning sellest
jareldada, kas tegu oli optimaalse kogusega, méérati H>O- jadk. T66deldud veeproovides
sisalduva vesinikperoksiidi jaakkontsentratsiooni madramiseks kasutati UV/Vis
spektrofotomeetrit (GENESYS 10S, Thermo Scientific). Selleks lisati proovile
titaansulfaati, et moodustuks vesinikperoksiid-Ti** kompleks. Lisades 0,5 ml Ti(SO4)2
lahust (1,23 g TiO2-SO3-2H>0 + 50 ml konts. H2SO4 — 250 ml dlipuhas vesi) 4,5 ml
reaktorist vOetud analudsitavat proovile, moddeti saadud segu absorptsioon lainepikkusel
A=410 nm 1 cm Kkivetis. Spektrofotomeeteriga maaramiseks kasutati null-lahusena
reaktorist vGetud 4,5 ml proovi ja 0,5 ml H2SO4 lahuse (50 ml konts. H2SO4 — 250 ml
ulipuhas vesi) segu. Vesinikperoksiidi jaadkkontsentratsioon madrati standardpunktide

kalibratsiooni abil.

3.3.4 pH jaelektrijuhtivus

Proovi pH mé&&ramiseks kasutati digitaalset pH/ioon-meetrit (Mettler Toledo S220).
Selleks, et vajadusel UV fotollisi, Fentoni v6i foto-Fentoni protsessi puhul pH-d
reguleerida, kasutati H,SO4 vesilahuseid (0,1, 0,2, 0,5 ja 1 M) ja NaOH vesilahuseid (0,1,

0,2,0,5ja 1l M). Toolahuse pH maéarati enne katse algust ning katse 16pus.

Uldise ioonide sisalduse leidmiseks mdddeti analiiisitavates veeproovides
elektrijuhtivus. Parameetri méaramiseks kasutati digitaalset elektrijuhtivuse andurit (HQ
430d flexi, HACH Company).
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3.3.5 loonkoostise maaramine

Uuritavate  maatriksite  ioonide sisalduse tdpsemaks madramiseks kasutati
ioonkromatograafiat (761 Compact IC, Metrohm Ltd.) juhtivusdetektori (Suppressed
CD) ja kolonniga METROSEP A Supp 5 (100 x 4,0 mm). Seadme abil maarati F, CI',
NOs", PO4* ja SO4% anioonid. Eluendina kasutati 3,2 mM Na,COs + 1,0 mM NaHCOs

puhverlahust. Standardne voolukiirus oli 0,7 ml/min ja sistitud proovi maht oli 20 pl.

3.3.6 Kahevalentse raua ja tldraua maaramine

Uldraua maaramiseks segatati 9 ml analuisitavat veeproovi 1 ml vastava
komplekslahusega. Komplekslahus on saadud o-fenantroliini lahuse (0,28%), H2SO4
(2N), ammooniumatsetaadi puhverlahuse (40 g CH3COONH4 + 50 ml CH3;COOH 96%
— 100 ml bidestilleeritud vesi) ja hidrokstulamiinkloriidi lahuse (10%) mahtsuhte
1/1/1/0,5 korral. Proovid j&eti 2 tunniks seisma ning raua kontsentratsioon mé&érati
UV/Vis spektrofotomeetriga (GENESYS 10S, Thermo Scientific) lainepikkusel A = 492
nm 1 cm kiivetis. Fe?* sisalduse mairamiseks segati 9 ml analiilisitavat proovi 1 ml
vastava komplekslahusega. Komplekslahuse saamiseks kasutati samasuguseid reaktiive
nagu uldraua méaramise komplekslahuses. Reaktiivide o-fenantroliin lahus, H2SO4 ja
ammooniumatsetaadi puhverlahus vahekord antud komplekslahuses oli 1/1/1. Proovides
sisalduv Fe* kontsentratsioon maarati 15 minuti méodudes UV/Vis spektrofotomeetriga
(GENESYS 10S, Thermo Scientific) lainepikkusel A=492 nm 1 cm kuivetis.

3.3.7 Uldleelisuse maaramine

Analidsitud maatriksite tldleelisuse leidmiseks pipeteeriti 100 ml uuritavat vett 250 ml
koonilisse kolbi. Uldleelisuse maaramiseks tiitriti proovi 0,1 M HCI lahusega 0,1%
metiiiiloranzi juuresolekul. Uldleelisus arvutati valemiga (Koorits, 1996):

Kk-V4-0,1-1000
v

Uldleelisus = (mg-ekv/l) (17)

kus
k — koefitsient HCI-lahuse kontsentratsiooni imberarvutamiseks vaartusele 0,1 M,
Vo — veeproovi tiitrimiseks metiitiloranzi juuresolekul 0,1 M HCI lahuse ruumala (ml),

V — veeproovi ruumala (ml).
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4 Tulemused

4.1 UV fotoluds tlipuhtas vees

UVC-kiirguse mdju AMX-i lagundamisele uuriti Glipuhtas vees nelja erineva pH juures.
Katsete tulemustest selgus, et AMX-i kontsentratsioon vaheneb UV fotolulsi kaigus
eksponentsiaalselt ning tegemist on pseudo-esimest jarku reaktsiooniga AMX-i suhtes.
Kasutades lineaarset graafikut, kus AMX-i kontsentratsioon on logaritmilises sdltuvuses
ajast, saame leida pseudo-esimest jarku reaktsiooni kiiruskonstandid. Tulemuseks saadi
kiiruskonstandid 0,0943, 0,1081, 0,076 ja 0,1079 I/min vastavalt pH 3, 6,25, 7,5 ja 9
juures. Joonisel 5 on kujutatud tulemused, mis kajastavad AMX-i kontsentratsiooni

muutumist ajas UV fotollisi kéigus nelja erineva pH juures.

100 @
90 —e—pH=3
_ 80 pH = 6,25
g 70 —A—pH=7,5
= 40
2 30
- 20
10
0 i i i ]
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90
Aeg (min)

Joonis 5. AMX-i lagundamine UV fotoludsi abil erinevate pH védrtuste juures ([AMX]o=40 uM)

Katsetulemustest selgus, et AMX lagunes ka ainult UV fotoliisi abil. Vdhemalt 99%-
liseks lagunemiseks kulus pH 3, 7,5 ja 9 juures 90 minutit, kuid pH 6,25 juures ligikaudu
60 minutit. Katsete pdhjal arvutatud kiiruskonstante vorreldes saab jareldada, et
reaktsiooni kulg on UV fotoliiusi puhul pH-st enamasti sdltumatu. Lahuse 16pp-pH jéi
alg-pH 3 (reguleeritud) puhul samaks, teiste katsete korral pH 6,25, 7,55 ja 9,02 juures
oli lahuse 16plik pH véértus vastavalt 4,54, 5,96 ja 6,20. Kuna vahemalt 99%-line AMX-
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i lagunemine toimus ka lahte-pH juures, teostati H.O, ja Fe?" optimaalsete koguste

maaramise katsed reguleerimata pH juures.

4.2 UV/H>0; todtlus Ulipuhtas vees

UV/H,0, protsessi mdju AMX-i lagundamisele uuriti Ulipuhtas vees erinevate
vesinikperoksiidi kontsentratsioonide juures. Selleks tehti nelja erineva H2O> doosi juures
katseid, kus AMX/H20. moolsuhe oli 1/2,5, 1/5, 1/10 ja 1/20. Kdik katsed viidi l&bi
reguleerimata pH juures. Sarnaselt UV fotoliiisi katsetega selgus, et AMX-i
kontsentratsioon vaheneb H,O» fotolliisi kdigus eksponentsiaalselt ning tegemist on
pseudo-esimest jarku reaktsiooniga AMX-i suhtes. Saadud tulemuste pdhjal leiti pseudo-
esimest jarku reaktsiooni kiiruskontstandid. Tulemuseks saadi kiiruskonstandid 0,1683,
0,2186, 0,3974 ja 0,6256 I/min vastavalt AMX/H202 moolsuhete 1/2,5, 1/5, 1/10 ja 1/20
juures. Joonisel 6 on esitatud tulemused, mis kajastavad AMX-i kontsentratsiooni

muutust ajas UV/H,0; protsessi kéigus erinevate H2O2 kontsentratsioonide juures.
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&\z 70 T AMX/H202 = 1/10
§ 60 AMX/H202 = 1/20
< 50 +
<
= 40 +
i 30 L1 \A
20 +
10 A
0 | S a— Py ——— —e
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Aeg (min)

Joonis 6. AMX-i lagundamine UV/H,O; suisteemis erinevate AMX/H20, moolsuhete juures ([AMX]o=40
MM, reguleerimata pH)

Tulemustest selgus, et AMX-i lagundamise efektiivsus H2O. fotoliitsiga oli otseselt

seotud H>O» kontsentratsiooniga, seega AMX-i lagunemise Kiirus kasvas H>O, doosi
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suurendamisel. AMX/H20, moolsuhete 1/2,5, 1/5, 1/10 ja 1/20 korral kulus >99% AMX-
I lagundamiseks aega vastavalt 60, 30, 15 ja 7 minutit. Saadud tulemustest jareldub, et
kdige kuluthusam ja efektiivsem oli protsess AMX/H202 moolsuhte 1/10 korral, kuna
peaaegu kogu oksiidandi kogus tarbiti susteemis ravimi lagundamiseks &ra (alles jai
0,3%) ning protsess oli rohkem kui 3 korda kiirem vorreldes UV fotolulsiga. Seega, foto-
Fentoni protsessi efektiivsuse uurimiseks kasutati sama AMX/H20> moolsuhet (1/10).

UV/H,0; siisteemi AMX/H20> moolsuhte 1/10 korral uuriti ka H202 kontsentratsiooni
muutust katse valtel (Joonis 7). Jooniselt on nédha, et okstdanti kulub terve katse viltel
uhtlaselt ning kogu H20> kulub AMX-i lagundamiseks dra. Katse 60. ja 120. minutil oli
lahuses H2O alles vastavalt 34% ja 0,3%. Selle tulemuse pdhjal saab jareldada, et
tegemist on katse jaoks soodsaima H>O> kogusega. Moolsuhete 1/2,5, 1/5 ja 1/20 korral
oli jadk H20- kontsentratsioon 60. minutil vastavalt 44%, 65% ja 16% ning 120. minutil
23%, 29.5% ja 0%.
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Joonis 7. H,O, kontsentratsiooni muutus UV/H,0; siisteemis AMX/H>0, moolsuhte 1/10 juures
([AMX]0=40 pM, reguleerimata pH)

Katsetes uuriti ka pH muutust protsessi alguses ja 16pus. Moolsuhete 1/2,5, 1/5, 1/10 ja
1/20 korral oli alg-pH vastavalt 6,51, 6,50, 6,43 ja 6,40 ning |6pp-pH vastavalt 4,31, 4,15,

4,13 ja 4,12. Tulemuste pdhjal saab véita, et mida suurem on H>O> doos protsessis, seda
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madalam on lahuse 18plik pH. Selline pH vaartuse muutumine on tingitud happelise H20>
lisamisest, mis véhendab pH véartust ning mille edasiste reaktsioonide kaigus

lagundatakse orgaanilised Gihendid orgaanilisteks hapeteks.

UV/H,0; siisteemi puhul teostati ka pimekatse, kus AMX-i lagundamine toimus ainult
vesinikperoksiidiga (AMX/H202> moolsuhe 1/10). Katse tulemusena véhendati 120
minuti jooksul AMX-i kontsentratsiooni puhtas vees 97%-ni, mis t0estab, et protsessi

edukaks toimimiseks on vajalik UVC-kiirguse olemasolu.

4.3 Foto-Fentoni tootlus tlipuhtas vees

Foto-Fentoni protsessi mdju AMX-i lagundamisele uuriti Glipuhtas vees fikseeritud H20-
([H202]0=400 uM) ning erinevate Fe?* kontsentratsioonide juures. Selleks tehti nelja
erineva Fe?* doosi juures katseid, kus AMX/H,0/Fe** moolsuhe oli 1/10/0,25, 1/10/0,5,
1/10/1 ja 1/10/2. AMX/H,02/Fe?* moolsuhte 1/10/1 jaoks tehti katse nii reguleerimata
kui ka reguleeritud pH ehk pH 6,4 ja 3 juures. Sarnaselt UV ja H2O; fotolidisi katsetega
selgus, et AMX-i Kkontsentratsioon véheneb foto-Fentoni protsessi kaigus
eksponentsiaalselt ning tegemist on pseudo-esimest jarku reaktsiooniga AMX-i suhtes.
Katsete tulemuste pdhjal leiti pseudo-esimest jarku reaktsiooni Kkiiruskontstandid.
Tulemuseks saadi kiiruskonstandid 0,3477, 0,3520, 0,6503, 0,9244 ja 0,9874 I/min
vastavalt AMX/H,0,/Fe?* suhete 1/10/0,25, 1/10/0,5, 1/10/1, 1/10/1 (pH=3) ja 1/10/2
juures. Joonisel 8 on esitatud tulemused, mis kajastavad AMX-i lagundamist foto-Fentoni

protsessi kaigus erinevate Fe?* kontsentratsioonide juures.

Tulemusest selgus, et mida suurem oli Fe?* kontsentratsioon, seda kiirem oli AMX-i
lagunemine. Kui vorrelda moolsuhete 1/10/0,5 ja 1/10/2 kiiruskonstante selgub, et
viimane oli 2,8 korda suurem. Vorreldes siisteemi AMX/H202/Fe?* moolsuhtega 1/10/1
kahe erineva pH juures selgus, et reguleeritud pH 3 juures oli protsess 1,4 korda kiirem
kui reguleerimata pH juures (pH=6,44). Kui pH=3, siis on lahuses raudioonid Fe?* kujul,
mis aktiveerivad efektiivselt H2O2> lagunemist hiidrokstitlradikaalideks. Seetdttu ongi
uuritud protsess happelises keskkonnas kdige efektiivsem, kuna HO'-d tekivad kiiremini
vorreldes teiste ststeemidega. Antud tulemuse pdhjal saab jareldada, et pH reguleerimise
abil on v@imalik Fe?* kontsentratsiooni vahendada, mis omakorda vdib vahendada
tootlusmeetodi maksumust. Kui vorrelda katseid AMX/H.O2/Fe?* moolsuhete 1/10/1
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(pH=3) ja 1/10/2 korral, siis osutus tdhusamaks foto-Fentoni protsess, kuhu oli lisatud
suurem kogus aktivaatorit (protsess moolsuhtega 1/10/2). Protsess oli ligikaudselt 1,1
korda kiirem kui katse moolsuhtega 1/10/1 (pH=3).
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Joonis 8. AMX-i lagundamine foto-Fentoni stisteemis erinevate AMX/H,O,/Fe?* moolsuhete juures
([AMX]0=40 uM, reguleerimata pH kui ei ole méargitud teisiti)

Kui vdrrelda pH muutust erinevates katsetes, siis AMX/H202/Fe?* moolsuhete 1/10/0,25,
1/10/0,5, 1/10/1 ja 1/10/2 juures oli lahuse alg-pH vastavalt 6,53, 6,37, 6,44 ja 6,56 ning
I6pp-pH vastavalt 4,52, 4,58, 4,17 ja 4,08. Reguleeritud pH 3 juures omas lahus sama alg-
ja 18pp-pH véartust. Jaak H20- oli kdigis AMX/H,02/Fe?* katsetes 120 minuti parast 0%,
kuid moolsuhete 1/10/0,25 ja 1/10/0,5 korral oli 60. minutil vastavalt alles 6% ja 3%
H20x.

UV/H202/Fe?*  ststeemis uuriti AMX/H202/Fe?* moolsuhte 1/10/1 korral H20>
kontsentratsiooni muutust katse valtel (Joonis 9). Joonisel on néha, et vorreldes UV/H20>
ststeemiga, kulub foto-Fentoni protsessis okstidant &ra poole kiiremini. Saadud tulemus
tdestab, et Fe** avaldab protsessile aktiveerivat mdju, aktiveerides H2O2 nii, et HO'

saaksid moodustuda kiiremini kui UV/H.O; protsessis.
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Joonis 9. H20; kontsentratsiooni muutus UV/H,0,/Fe?* siisteemis AMX/H202/Fe** moolsuhte 1/10/1
juures (JAMX]o=40 uM, reguleerimata pH)

Samadel tingimustel teostati ka Fentoni protsess reguleerimata pH juures
(AMX/H;0,/Fe?** moolsuhe 1/10/1, pH 6,5). Fentoni protsessi rakendades vihendati
AMX-i kontsentratsiooni 120 minutiga 31%-ni ning saadud pseudo-esimest jarku
reaktsiooni kiiruskonstandi vaartus oli 0,0068 I/min. Vorreldes Fentoni ja foto-Fentoni
protsesside kiiruskonstante, saab jareldada, et UVC-kiirguseta ja reguleerimata pH juures

oli protsess umbes 96 korda aeglasem.

4.4 AMX mineraliseerimine puhtas vees

AMX mineraliseerimist puhtas vees uuriti erinevate to6tlemisprotsesside kéigus. Tabelis
13 on toodud UV fotollusis, UV/H20, susteemis, Fentoni ja foto-Fentoni protsessis

toimunud TOC-i muutus katsete 60. ja 120. minutil.

Tabelis 13 toodud UV fotoliiusi tulemusest selgub, et 120 minuti jooksul toimus vaid
13%-line AMX-i mineraliseerumine. Kuigi AMX oli lagundatav fotoltisi teel (Joonis 5),
tdhendab véhene mineraliseerumine seda, et protsessi kdigus tekivad laguproduktid, mida
on vaja téiendavalt uurida, et saada aimu nende mojust keskkonnale. Seega ei lahenda

UV fotolliiis AMX-i eemaldamise probleemi vesikeskkonnas tdielikult, vaid v6ib tekitada
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potentsiaalse uue ohu tundmatute laguproduktide kujul. TOC-i véartuse vdhenemine aja
jooksul UV fotolusi kaigus on toodud Joonisel 10.

Tabel 13. AMX mineraliseerimine UV fotoluusi, UV/H.O,, Fentoni ja foto-Fentoni protsessis
reguleerimata pH juures

AMX-i mineraliseerumine, %
Protsess Moolsuhe
60 min 120 min
UV fotoluis 9 13
H.0, (AMX/H,05) 1/10 16 1,8
UV/H;0, (AMX/H,0,) 1/2,5 16 36
1/5 34 59
1/10 54 68
1/20 76 86
H.04/Fe?* (AMX/H,0,/Fe?") 1/10/1 18 2
UV/H,0./Fe?* (AMX/H,0./Fe?") 1/10/0,25 68 81
1/10/0,5 71 84
1/10/1 79 86
1/10/1* 80 90
1/10/2 73 85
*pH=3

UV/H;0, susteemis kasvas AMX-i mineraliseerumine koos okstdandi doosi
suurendamisega ning vastavalt AMX/H.O, moolsuhetele 1/2,5, 1/5, 1/10 ja 1/20 saadi
mineraliseerumise maaraks 120. minutil vastavalt 34%, 59%, 68% ja 86%. Moolsuhte
1/10 kohta on toodud Joonisel 10 TOC-i vahenemine aja jooksul H2O> fotollusi kaigus.
H20- okstidatsiooni puhul toimus mineraliseerumine vaid 1,8% ulatuses (Tabel 13), mida

vOiski oodata, kuna protsessis lagunes vaid 3% AMX-i.

Foto-Fentoni (UV/H.O2/Fe?*) siisteemis saavutati erinevate aktivaatori koguste korral
vihemalt 81%-line AMX-i mineraliseerumine. Vastavalt AMX/H.0,/Fe?* moolsuhetele
1/10/0,25, 1/10/0,5, 1/10/1, 1/10/1 (pH=3) ja 1/10/2 olid mineraliseerumise vaartused
katse 120. minutil vastavalt 81%, 84%, 86%, 90% ja 85%. Tulemustest on néha, et kui

uldiselt kasvab mineraliseerumine aktivaatori doosi suurendamisel, siis suhete 1/10/1 ja
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1/10/2 puhul puudub raua doosi suurendamisel mineraliseerumise suurenemise efekt,
seega pole aktivaatori koguse tdstmine maistlik. Moolsuhte 1/10/1 kohta on Joonisel 10
toodud TOC-i véhenemine ajas foto-Fentoni protsessi kédigus. Kdige efektiivsem oli foto-
Fentoni protsess pH 3 juures, kus AMX/H202/Fe?* moolsuhe oli 1/10/1 ning 120 minutiga
saavutati 90%-line mineraliseerumine. Sama moolsuhtega teostati katse ka Fentoni

protsessis, kuid sel juhul saavutati vaid 2%-line mineraliseerumine.

100 7%
0 + A
80 —+
70 +
60 +
50 +
40 +
30 +
20 T+ A 2
10 +

0 f f f f f f f f f f f |
0 10 20 30 40 50 60 70 80 90 100 110 120
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UV/H202
A—UV/H202/Fe2+

[TOoC)/[TOC], (%)

i A

Joonis 10. AMX-i mineraliseerumine UV fotoludsi, UV/H,0; ja foto-Fentoni stisteemis (JAMX]o=40
UM, [H202]0=400 puM, [Fe?*]o=40 uM, reguleerimata pH)

Joonisel 10 esitatud tulemuste pdhjal saab vaita, et foto-Fentoni protsess oli uuritud
tootlusmeetoditest kdige efektiivsem, vahendades 30 minuti jooksul TOC-i vaartust 20%-
ni. Protsessi efektiivsus seisneb selles, et optimaalse okstdandi koguse puhul kiirendab
ja téhustab aktivaatori lisamine H>O> lagunemist ning seelédbi HO" teket, vdhendades nii
puhastatava vee t0otlemisaega. Susteem UV/H20: oli vdhem efektiivne, vahendades
TOC-i vadrtust 32%-ni (120 min) ning selleks oli vajalik kaks korda suurem H>O> doos
vorreldes foto-Fentoni protsessiga.

4.5 AMX lagundamine erinevates maatriksites
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AMX-i lagundamise uurimiseks erinevates vesikeskkondades kasutati heit-, pdhja- ja
joogivett. Katsetes uuriti kolme erineva veepuhastusprotsessi — UV fotoltdsi, UV/H20»
ja foto-Fentoni siisteemi (reguleerimata pH ja pH 3 juures) — efektiivsust ning tulemusi
vorreldi  Glipuhta vee katsetega. Koikide katsete puhul olid AMX/H.O; ja
AMX/H,0,/Fe* moolsuhted vastavalt 1/10 ja 1/10/1. Tabelis 14 on toodud iga protsessi
ning maatriksi jaoks arvutatud pseudo-esimest jarku reaktsiooni kiiruskonstandid.

Tabel 14. AMX-i lagundamise kiiruskonstandid erinevates veemaatriksites

Maatriks Protsess pH ki (I/min), r>>0,99
UPVv UV fotoliits 6,25 0,1081
UV/H;0; 6,43 0,3974
UV/H,0,/Fe? 6,44 0,6503
3,01 0,9244
HV UV fotollis 7,13 0,0542
UV/H;0; 7,51 0,1258
UV/H,0,/Fe? 7,30 0,1069
3,02 0,3143
PV UV fotoliiis 7,76 0,0960
UV/H;0; 7,89 0,2568
UV/H,0,/Fe? 1,77 0,3567
3,02 0,9640
JV UV fotoliiis 7,38 0,0757
UV/H;0; 7,63 0,2363
UV/H,0,/Fe? 7,67 0,1351
3,01 0,5794

Maatriksitega teostatud katsete tulemused nditasid, et eelmises peatiikis tehtud jareldused
kehtivad ka reaalsete vete puhul. Uldtendentsi jargi osutusid kiiruse alusel tdhusamateks
protsessideks alustades kiiremast Fentoni protsess, UV/H20; ja UV fotoliius. VVorreldes
to6tlusmeetodite kiiruskonstante saab véita, et foto-Fentoni protsess pH 3 juures oli kdige
efektiivsem to6tlusmeetod, olles 2-4 korda kiirem kui foto-Fentoni protsess reguleerimata
pH juures ja UV/H>O; protsess. Kdige kiirem oli eelpool nimetatud susteem PV-s, kus
reaktsiooni kiiruskonstandiks oli 0,9640 I/min, millele jargnesid UPV, JV ja HV vastavalt
konstantidega 0,9244, 0,5794 ja 0,3143 I/min.
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Kdikide tootlusmeetodite puhul kasvasid kiiruskonstandid maatriksites vastavalt
jarjekorrale HV, JV, PV ja UPV. Kdige aeglasem AMX-i lagundamine toimus UV
fotoluitisi kaigus, kus kiiruskonstandid olid UPV, HV, PV ja JV korral vastavalt 0,1081,
0,0542, 0,096 ja 0,0757 I/min.

AMX-i lagundamine heitvees erinevate protsesside kaigus on esitatud Joonisel 11.
Selgus, et kdige kiiremini ehk 30 minutiga lagundati >99% AMX-i foto-Fentoni protsessi
(pH=3) abil. UV, UV/H,0; ja UV/H,0,/Fe?" (reguleerimata pH juures) siisteemis toimus
>99% AMX-i lagundamine vastavalt 120, 45 ja 60 minuti jooksul. Kui voérrelda saadud
tulemusi Ulipuhta vee katsetes saadud tulemustega (Joonis 12), kus >99% AMX-i
lagundamine oli 2-6 korda kiirem, saab jareldada, et heitvees sisalduvad ained mdjutavad
protsessi kiirust, muutes seda aeglasemaks. See tuleneb asjaolust, et okstideeritakse lisaks

AMX-ile veel teisigi orgaanilisi ja anorgaanilisi aineid.

100 ®

—0—UV
UV/H202
A—UV/H202/Fe2+
—8—UV/H202/Fe2+, pH=3

[AMX]/[AMX], (%)

A K . : yAS ; :
50 60 70 80 90 100 110 120
Aeg (min)

Joonis 11. AMX-i lagundamine heitvees UV fotollilsi, UV/H,0; ja foto-Fentoni suisteemis lahte- ja
reguleeritud pH juures ([AMX]o=40 UM, [H202]0=400 UM, [Fe?*]o=40 pM)
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Joonis 12. AMX-i lagundamine lipuhtas vees UV fotollisi, UV/H20- ja foto-Fentoni siisteemis lahte- ja
reguleeritud pH juures ([AMX]o=40 uM, [H202]0=400 UM, [Fe?*]o=40 pM)

Heitvee katsete puhul jalgiti samuti pH muutust katse alguses ja 18pus. Foto-Fentoni
protsessis oli reguleeritud pH juures lahuse al- ja 16pp-pH sama ehk 3. UV fotollusi,
UV/H-0:; ja reguleerimata pH-ga foto-Fentoni protsessis oli alg-pH vastavalt 7,31, 7,51
ja 7,30 ning I6pp-pH vastavalt 7,11, 7,14 ja 7,14. H.O> jddkkontsentratsioon oli tuvastatav
120 minuti pérast ainult UV/H20, ststeemis, kus selle vaértus oli 9,3% algsest vaartusest.

Joonisel 13 on ndidatud AMX-i lagundamine pdhjavees erinevate protsesside kaigus.
Saadud tulemuste pdhjal saab vdita, et kdige kiiremini ehk 7 minutiga lagundati >99%
uuritavat aine taas foto-Fentoni protsessi (pH=3) abil. UV fotolulsi, UV/H20. ja
UV/H0,/Fe?* (reguleerimata pH) siisteemis vottis AMX-i lagundamine aega vastavalt
60, 30 ja 15 minutit. Kui vGrrelda AMX-i lagundamise kiirust HV-s, PV-s ja UPV-s, siis

viimases kahes oli protsess ligikaudu samal tasemel ning HV-ga vorreldes3 korda kiirem.
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Joonis 13. AMX-i lagundamine p8hjavees UV fotoluisi, UV/H,0; ja foto-Fentoni ststeemis l&hte- ja
reguleeritud pH juures ([AMX]o=40 UM, [H202]0=400 UM, [Fe?*]o=40 puM)

Pbhjavee katsete puhul jalgiti ka pH muutust katse kdigus. UV fotollusi, UV/H20;,
(reguleerimata pH-ga) foto-Fentoni ja (pH=3) foto-Fentoni protsessi alg-pH oli vastavalt
7,76, 7,89, 7,77 ja 3,02 ning l0pp-pH vastavalt 7,55, 7,53, 7,38 ja 2,96. H20>
jadkkontsentratsioon oli tuvastatav 120 minuti parast UV/H20O> ja reguleerimata pH-ga

foto-Fentoni susteemis, kus jadkvaartus oli vastavalt 6,3% ja 3,3% algsest.

Joonisel 14 on toodud AMX-i lagundamine joogivees erinevate protsesside kéigus.
Saadud tulemustest jareldub, et kdige kiiremini lagundati >99% uuritavat aine foto-
Fentoni protsessis (pH=3), mille jargnes UV/H-0, foto-Fenton (reguleerimata pH) ja UV
fotolldisi efektiivsus. Kui vorrelda neid tulemusi PV tulemustega (Joonis 13), siis JV
puhul oli AMX-i lagundamine UV fotolulsi ja UV/H20- siisteemis PV tulemustega
ligikaudu samavaarne, kuid UV/H,0/Fe?* siisteemi korral 2,6 korda aeglasem.

49



100
90 AMX/UVC
80 AMX/H202/UVC 1/10
8 70
= A—AMX/H202/Fe2+/UVC 1/10/1
x
2 5 —e— AMX/H202/Fe2+/UVC 1/10/1, pH=3
=~
S 40
2 30
20
10 A
0 i o S A :
200 30 40 50 60 70 80 90
Aeg (min)

Joonis 14. AMX-i lagundamine joogivees UV fotoliisi, UV/H20; ja foto-Fentoni susteemis l&hte- ja
reguleeritud pH juures ([AMX]o=40 UM, [H202]0=400 UM, [Fe?*]o=40 pM)

Joogivee katsete puhul jalgiti ka pH muutust oksudatsiooni jooksul. UV fotoliiisi,
UV/H20., (reguleerimata pH-ga) foto-Fentoni ja (pH=3) foto-Fentoni protsessi alg-pH
oli vastavalt 7,38, 7,63, 7,67 ja 3,01 ning 16pp-pH vastavalt 7,18, 6,87, 7,00 ja 2,98. H20:
jaakkontsentratsioon oli tuvastatav 120 minuti parast vaid UV/H20; siisteemis, kus jaagi

vadrtus oli vastavalt 16,5% algsest.
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5 Kokkuvote

Ravimite esinemine looduskeskkonnas on jérjest enam kdneainet pakkuv probleem. Kuna
ravimite moju looduskeskkonnale ei ole t&pselt teada vdi on negatiivne, tuleb nende

levikut loodusesse piirata.

Amoksitsilliin on laialdaselt kasutusel olev antibiootikum, mille esinemist erinevates
vesikeskkondades on taheldatud nditeks nii Euroopas kui ka Austraalias. Amoksitsilliini
jarjepideval sattumisel loodusesse esineb aine pseudo-pusivust teatud tingimistel, mis on
ohuks elusorganismidele. Erinevate uuringute tulemused on ndidanud, et amoksitsilliin
on toksiline teatud kaladele ja vetikatele ning voib tekitada antibiootikumide suhtes

resistentsust.

Kéesolevas t60s uuriti  amoksitsilliini  eemaldamist  erinevate  aktiveeritud
vesinikperoksiidiga susteemide korral neljas vesikeskkonnas. Tulemused naitasid, et UV
fotoliiisi, UV/H20; ja foto-Fentoni protsessi abil oli 40 uM amoksitsilliini >99%-liselt
lagundatav lisaks ulipuhtale veele ka pdhja-, joogi- ja heitvees. Katsete tulemuste pdhjal
leiti, et 40 pM amoksitsilliini lagundamiseks olid soodsaimad H.0, ja Fe?*
kontsentratsioonid vastavalt 400 uM ja 40 uM.

AMX oli edukalt lagundatav reguleerimata pH juures, kuid foto-Fentoni protsessi puhul
suurendas pH alandamine 3-ni protsessi kiirust mérgatavalt. Kuigi UV fotoliusi abil oli
amoksitsilliin  lagundatav, oli mineraliseerimise maar madal (13%), mis viitab
laguproduktide tekkele. Kuna eesmaérgiks on to6tlemismeetodi abil saavutada aine
mineraliseerumine, et valtida tundmatute laguproduktide teket, ei ole UV fotoluls
uksinda efektiivsem lahendus. Kdige suuremat mineraliseerumise maara (90%) puhtas
vees néitas foto-Fentoni protsess pH 3 juures. Foto-Fentoni protsess (pH=3) oli kdigis
maatriksites ka tunduvalt kiirem, lagundades amoksitsilliini (>99%) p&hja-, joogi- ja

heitvees vastavalt 5, 10 ja 30 minutiga.

Antud t60 tulemuste pdhjal saab vdita, et foto-Fentoni protsess on teiste uuritud
meetoditega vOrreldes amoksitsilliini lagundamiseks kdige kiirem ja efektiivsem. Uuritud
maatriksites toimus lagundamise protsess aeglasemalt, olles kdige aeglasem heitvees ning

kdige kiirem pdhjavees.
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Abstract

Pharmaceuticals found in the environment is an increasing and actual problem. Since the
effect of the pharmaceuticals on the environment is not completely known or proved to
be negative, it is important to limit and/or prevent their spread into the nature. Amoxicillin
(AMX) is a widely used beta-lactam antibiotic, which presence in different waterbodies
around the world has been confirmed. When released into the environment it shows a
pseudo-persistence in some conditions and because of that the concentration of AMX in
the nature can grow rapidly. Various studies have shown that AMX is toxic to certain fish
and algae and can lead to antibiotic resistance. The conventional wastewater treatment
processes proved to have limited efficacy in antibiotics removal and alternatively,
advanced oxidation processes are considered as promising treatment solution, as these

techniques are found to be effective in degradation of a wide-range of antibiotics.

In the present study, the removal of AMX in the different agueous matrices by UV
photolysis, UV/H,02 and UV/H,O2/Fe?* system was examined. The advanced oxidation
was used to remove AMX besides from ultrapure water also from groundwater, drinking
water and secondary treated wastewater. The results demonstrated that AMX
decomposition followed a pseudo-first-order kinetic law and more than 99% of the target
compound was degraded in all the tested matrices. The AMX degradation was the most
effective by the photo-Fenton process followed by the UV/H20 system. In general, AMX
was successfully decomposed without pH adjustment, but the degradation rate in the
photo-Fenton process was increased by lowering the pH to 3. The highest extent of AMX
mineralization (90%) in ultrapure water was observed after a 2-h oxidation by the photo-
Fenton process at a AMX/H20,/Fe?* molar ratio of 1/10/1 and pH 3. The real water matrix
proved to have an inhibitory effect on AMX degradation. Accordingly, the calculated
pseudo-first-order rate constants for AMX decomposition by the photo-Fenton process
(AMX/H0,/Fe?* molar ratio 1/10/1, initial pH) were 0.6503, 0.3567, 0.1351 and 0.1069
1/min in ultrapure water, groundwater, drinking water and secondary treated wastewater,

respectively.

Overall, based on the results of this study it could be proposed that the UV/H.0./Fe?*
system is a promising technique for AMX degradation and mineralization in wastewater

and environmental water matrices.
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