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Streszczenie w języku angielskim 
 

„Nanostructural photocatalysts – synthesis, properties and application for micropollutant 
abatement in water solutions” 

 

 This doctorate thesis reports on the synthesis of nanostructural photocatalysts and their 

structural and photophysical properties. The obtained photocatalysts were applied for 

photodegradation of micropollutants in aqueous matrices. The kinetics of the reactions were 

estimated and the mechanisms of the processes were proposed. 

 The first part of the thesis includes synthesis and research on floating photocatalysts 

(EP-TiO2) consisting of TiO2 immobilized on expanded perlite (EP) as a floating support. The 

synthesis was carried out by a direct hydrolysis of TiO2 precursor in the presence of EP 

followed by the calcination of the obtained samples at 573 K (EP-TiO2-573), 773 K (EP-

TiO2-773) and 973 K (EP-TiO2-973). 

 The structural changes in the material induced by the increase in annealing 

temperature were investigated using adsorption, spectroscopic, microscopic and diffraction 

methods. A significant increase of anatase crystalline phase relative to the non-calcinated 

sample was observed for EP-TiO2-573 and EP-TiO2-773. For EP-TiO2-973 most of anatase 

was transformed into rutile and the ratio of these two phases was 27:73. The increase in the 

calcination temperature caused a decrease of specific surface of the samples due to the TiO2 

grains sintering. The increase of grain size and evolution of crystalline phases influenced 

directly the spectral properties of the obtained materials, what is most evident for EP-TiO2-

973 wherein the bandgap energy was reduced from 3.2 eV to 3.0 eV. The research did not 

show the formation of chemical bonds between TiO2 and EP, which indicates that the 

semiconductor was immobilized on the surface thorough van der Waals forces. 

 The photocatalytic properties of obtained materials were examined by photocatalytic 

degradation of phenol as a model pollutant. The reaction followed the pseudo-first order 

kinetic equation according to the Langmuir-Hinshelwood model. The best performance 

observed for EP-TiO2-773 can be explained by the simultaneous influence of the materials 

structural properties. The increase in the photoactivity was caused by increased specific 

surface and higher content of anatase phase. Also the coexistence of anatase and rutile phases 

allowed for a relatively high efficiency of EP-TiO2-973 in spite of the fact that its specific 

surface was the lowest. 

The analysis of phenol photodegradation products indicates that in the initial stage the 
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compound undergoes hydroxylation followed by aromatic ring opening. The decrease of the 

chemical oxygen demand of phenol solutions irradiated in the presence of the photocatalyst 

was also confirmed.  

The most efficient photocatalyst (EP-TiO2-773) was tested for stability and reusability. 

The results indicate that photodegradation takes place entirely on TiO2 immobilized on EP 

and that the material which detached from the surface of the photocatalyst during irradiation 

(~5%) has a negligible influence on the process. The photocatalyst was able to float on the 

water surface for several days but sank much faster than pure EP. It was also proven that EP-

TiO2-773 can be used repeatedly for photocatalyzed decomposition of methylene blue. 

EP-TiO2-773 was also used to study kinetics and mechanism of photodegradation of 

sulfamethoxazole, a pollutant of pharmaceutical origin, in water solutions with a pH of 1; 5.1 

and 10. The reactions followed the pseudo-first order kinetics, as in the case of phenol. The 

photocatalyst increased the reaction rate relative to the control experiment (without 

photocatalyst in the system) at each pH and the reaction rate constants increased in a series: 

kpH1<kpH5,1<kpH10. A decrease of reaction rate in the presence of isopropanol, which is a 

hydroxyl radical quencher, indicates that the main mechanism of the reaction involves 

oxidation by photogenerated hydroxyl radicals. The influence of the pH on the photocatalyzed 

degradation can be explained in terms of electrophilic substitution of the aromatic ring of 

sulfamethoxazole with hydroxyl radicals, which becomes more and more significant with 

increasing pH. The products identified in pH=5.1 were mostly formed in the reaction of 

sulfamethoxazole with hydroxyl radicals what further corroborates the proposed reaction 

mechanism. The highest reaction rate constant for pH=10 is an effect of the oxidative 

coupling of the antibiotic which is a result of the activation of the  aromatic ring. This finding 

was confirmed by detection of more hydrophobic products on the chromatograms measured 

for samples irradiated in this pH. 

 The second part of the doctorate thesis describes synthesis of colloidal TiO2 and its 

application for roxithromycin abatement. The material was synthesized using sol-gel method, 

followed by calcination at 773 K. The basic properties of the obtained material were 

determined using spectroscopic, diffraction and dynamic light scattering methods. The 

obtained material consisted of nanoscale crystallites sintered into a micrometric structures. 

The main crystalline phase in the sample was anatase.  

The kinetics and mechanism of photocatalytic degradation of roxithromycin were 

determined as a result of irradiation experiments. The reaction followed the pseudo-first order 

kinetics. Photodegradation products consisted mostly of hydroxylated derivatives of the 

antibiotic, which in part are identical with the products of ozonation described in literature. 
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Considering a significant decrease of antimicrobial properties of ozonized roxithromycin 

solutions, it is expected that the antibacterial properties of photodegradation products would 

also be decreased relatively to the parent antibiotic. 

 The third part of the studies concerned hybrid adsorbent/photosensitizer of singlet 

oxygen (RBC30B). The photocatalyst consisted of rose bengal (RB) adsorbed on organically 

modified montmorillonite (Cloisite 30B, C30B). The structure of the material was 

investigated using adsorption, spectroscopic, microscopic and diffraction methods. The results 

confirm that the RB molecules were successfully intercalated into hydrophobized nanometric 

interlayer spaces that are a part of the C30B structure.  

The obtained material was used for the abatement of the solutions of microcystin-LR 

(MC-LR), a highly toxic oligopeptide secreted by cyanobacteria. RBC30B had lower sorption 

capability for MC-LR (90%) than C30B (100%) due to a partial saturation of the interlayer 

spaces by RB. The photocatalyst degraded MC-LR significantly faster than RB in solution at 

the same RB concentration due to a combination of adsorption and photocatalysis processes. 

The extraction of MC-LR and its photodegradation products from the surface of RBC30B 

indicated that the toxin adsorbed at the initial stage is completely degraded.  

The  ADDA moiety, which is responsible for the toxicity the whole MC-LR molecule, 

was oxidized by singlet oxygen. The literature data suggest that even a small change in the 

structure of this moiety, e.g., isomerization, causes a significant decrease in the toxicity of 

MC–LR, which leads to the conclusion that the products of photocatalysed decomposition 

studied are non-toxic. 

The objectives of the research presented in the doctoral thesis have been fully 

accomplished. 
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Rysunek 32. Widma UV-Vis przed i po 120 minutach naświetlania dla układu EP-TiO2-773 + 

SMX w pH (A) 1; (B) 5,1 i (C) 10. Stężenia wyjściowe wynosiły 0,1 mg/ml SMX; 3,33 

mg/ml EP-TiO2-773. 

Rysunek 33. Proponowane ścieżki fotodegradacji SMX w pH = 5,1 w obecności 

fotokatalizatora EP-TiO2-773. Produkty nie oznaczone gwiazdką zostały wykryte także 

podczas bezpośredniej fotolizy SMX bez udziału fotokatalizatora. 

Rysunek 34. Kinetyka pseudo-pierwszego rzędu fotodegradacji SMX przy pomocy EP-TiO2-

Praca%20doktorska%20maciej%20dlugosz_9%20-%20korekta%20MD%20druk%201.doc#_Toc423360512
Praca%20doktorska%20maciej%20dlugosz_9%20-%20korekta%20MD%20druk%201.doc#_Toc423360512
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773 w wodzie (pH=5,1) oraz w 0,5 M izopropanolu. 

Rysunek 35. Dyfraktogram PXRD fotokatalizatora TiO2. 

Rysunek 37. Objętościowy rozkład średnicy hydrodynamicznej cząstek TiO2 wyznaczony 

metodą DLS. 

Rysunek 37. Odbiciowe widmo UV-Vis fototaktalizatora TiO2, widmo UV-Vis ROX oraz 

widmo emisyjne lamp wykorzystanych do naświetlań. Wszystkie sygnały zostały 

znormalizowane. 

Rysunek 38. Kinetyka pseudo-pierwszego rzędu fotokatalitycznej degradacji ROX w 

obecności TiO2 oraz fotolizy ROX w nieobecności fotokatalizatora. 

Rysunek 39. Schematyczna reprezentacja struktury oraz syntezy fotokatalizatora RBC30B. 

Rysunek 40. Dyfraktogramy PXRD z wyliczonymi odległościami międzywarstwowymi dla 

C30B oraz RBC30B. 

Rysunek 41. Trójwymiarowy obraz konfokalny ziarna RBC30B. 

Rysunek 42. Różniczkowa krzywa rozkładu objętości porów obliczona metodą Horvath-

Kawazoe. 

Rysunek 43. Widma absorpcyjne MC-LR, RB, odbiciowe widmo UV-Vis RBC30B oraz 

widmo emisyjne lamp wykorzystanych do naświetlań. Wszystkie sygnały zostały 

znormalizowane. 

Rysunek 44. Sedymentacja wodnej dyspersji RBC30B o stężeniu 1 mg/ ml. 

Rysunek 45. Adsorpcja MC-LR na C30B oraz RBC30B (cMC-LR=0.01 mg/ml, cRBC30B=1 

mg/ml, cC30B=1 mg/ml) 

Rysunek 46. Fotokatalityczny rozkład MC-LR w natlenianym i odtlenianym roztworze RB 

(cMC-LR=0,01 mg/ml, cRB=0,01 mg/ml). 

Rysunek 47. Fotoblaknięcie RB w obecności MC-LR w roztworze natlenianym (cMC-LR=0,01 

mg/ml, cRB=0,01 mg/ml). 

Rysunek 48. Procesy fotodegradacji MC-LR przez RB, adsorpcji MC-LR na fotokatalizatorze 

RBC30B i następującej po niej fotodegradacji (cMC-LR=0,01 mg/ml, cRBC30B=1 mg/ml, 

cRB=0,01 mg/ml). 

Rysunek 49. Schemat fotodegradacji MC-LR przez fotokatalizator RB30B pod wpływem 

promieniowania widzialnego. 

 

Praca%20doktorska%20maciej%20dlugosz_9%20-%20korekta%20MD%20druk%201.doc#_Toc423360525
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Skróty 

TIP – izopropoksylan tytanu (IV) 

SEM – skaningowa mikroskopia elektronowa 

EDS – spektroskopia dyspersji energii promieniowania rentgenowskiego 

PXRD –rentgenowska dyfraktometria proszkowa 

HPLC – wysokosprawna chromatografia cieczowa 

DAD, PDA – matrycowy detektor diodowy 

UPLC-MS/MS – ultrasprawna chromatografia cieczowa z tandemowym detektorem mas 

ChZT – chemiczne zapotrzebowanie na tlen 

SMX – sulfametoksazol 

ROX - roksytromycyna 

RB – róż bengalski 

C30B – Cloisite 30B 

MC - mikrocystyna 

MC-LR – mikrocystyna-LR 
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Wstęp 
Jedną z substancji niezbędnych wszystkim organizmom do życia jest woda. Jest ona 

głównym składnikiem organizmu człowieka i musi być dostarczana w odpowiedniej ilości w 

celu podtrzymania funkcji zyciowych. W krajach rozwiniętych służy ona także do 

utrzymywania higieny i odpowiednich warunków sanitarnych oraz pełni istotną rolę w wielu 

procesach przemysłowych. Popyt na wodę zaspokajany jest głównie wodą głębinową, która 

dzięki filtracji przez wiele warstw ziemi zachowuje odpowiednią czystość w granicach 

ustalonych wcześniej norm. Duże zużycie wody oznacza także produkcję dużej ilości różnego 

rodzaju ścieków, które nie powinny być odprowadzane do środowiska nieoczyszczone, gdyż 

może to skutkować zanieczyszczeniem wspomnianych wczesniej wód głębinowych lub 

nieodwracalnym zmianami w ekosystemie. Metody oczyszczania ścieków, które są 

powszechnie stosowane w krajach rozwiniętych to metody mechaniczne oraz biologiczne z 

wykorzystaniem osadu czynnego.  

Mimo dobrej wydajności tych metod, dalej trwają prace nad nowymi technologiami, 

które nie tylko pozowliłyby na obniżenie kosztów oczyszczania wód, ale także byłyby 

komplementarne z już istniejącymi. Jedną z najważniejszych funkcji nowych metod musi być 

wydajne dezaktywowanie biologicznie aktywnych molekuł, takich jak antybiotyki, hormony 

lub toksyczne metabolity niektórych mikroorganizmów, które często nie poddają się 

konwencjonalnym sposobom oczyszczania ścieków. Zanieczyszczenia te zwane są popularnie 

mikrozanieczyszczeniami, gdyż występują w niskich stężeniach rzędu ng/L i g/L. 

Przykładem mikrozanieczyszczeń powszechnie wykrywanych w środowisku są antybiotyki. 

Mimo, że farmaceutyki tego rodzaju w niskich stężeniach nie powodują toksyczności ostrej w 

stosunku do organizmów wyższych, mogą powodować wzrost oporności mikroorganizmów. 

Bakterie oporne na antybiotyki stanową poważne zagrożenie dla człowieka, gdyż infekcje 

przez nie powodowane nie poddają się konwencjonalnym metodom leczenia. Problem jest na 

tyle poważny, że został sklasyfikowany przez WHO jako globalne zagrożenie. Kolejnym 

przykładem mikrozanieczyszczeń są mikrocystyny, czyli hepatotoksyczne oligopeptydy 

produkowane przez sinice podczas ich zakwitów. Związki te w przeciwieństwie do 

antybiotyków mogą powodować toksyczność ostrą u ludzi i zwierząt w stężeniach g/L. 

Niskie stężenia mikrocystyn, nie dające ostrych objawów zatrucia, także wpływają na 

organizm człowieka powodując zmiany nowotworowe. Efekt ten został udowodniony w 

układach laboratoryjnych oraz podczas badań populacji na nie eksponowanych.  

W przypadku takich właśnie substancji fotokataliza wydaje się być jednym z 

najlepszych rozwiązań. Co więcej, może ona być łatwo aplikowalna w trudnodostępnych 
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naturalnych zbiornikach i może wykorzystywać światło słoneczne, co zmniejsza nakłady 

zrówno zużytej energii, jak i zasobów ludzkich. 

Jedną z najlepiej poznanych metod fotokatalitycznych jest fotokataliza 

półprzewodnikowa. Jest ona tak często badaną metodą głównie z powodu wysokiego 

potencjału oksydacyjnego rodnikow hydroksylowych, które często występują w procesach 

fotodegradacji prowadzonych z wykorzystaniem tej metody. Najczęściej badanym 

półprzewodnikiem jest tlenek tytanu (IV), który absorbuje w bliskim ultrafiolecie, będącym 

składnikiem światła słonecznego. Co więcej, jest biozgodny, tani i łatwo dostepny. Niestety 

jedną z poważniejszych wad TiO2 jest konieczność mieszania jego wodnych suspensji, gdyż 

nawet koloidy o wielkości cząstki TiO2 rzedu kilku nanometrów mają tendencję do 

sedymentacji, co ogranicza ilość absorbowanego światła. W celu wyeliminowania tych 

niedogodności TiO2 może być immobilizowany na powierzchni różnych nośników. 

Druga metoda fotokatalitycznej dezaktywacji biologicznie aktywnych molekuł 

obejmuje zastosowanie fotosensybilizowanego tlenu singletowego. Ze względu na dużo 

mniejszy potencjał oksydacyjny tlenu singletowego w stosunku do rodników hydroksylowych 

jest to metoda mniej skuteczna niż fotokataliza półprzewodnikowa. Dużą zaletą tej metody 

jest jednak fakt, że do fotosensybilizacji tlenu singletowego można z łatwością wykorzystać 

światło widzialne będące głównym składnikiem światła słonecznego. Klasyczne 

fotosensybilizatory stosowane w tej metodzie obejmują głównie barwniki taki jak chlorofile, 

porfiryny lub ftalocyjaniny. Niestety korzystanie z samych barwników jest mało praktyczne, 

gdyż po przeprowadzeniu reakcji trudno jest usunąć je z układu. W celu ułatwienia kontroli 

nad fotosensybilizatorami mogą być one adsorbowane na różnych nośnikach. 

W mojej pracy skupiłem się na zastosowaniu dwóch podejść. Pierwsze polega na 

immobilizacji TiO2 na pływającym nośniku nieorganicznym, jakim jest ekspandowany perlit. 

Zdolność tego materiału do unoszenia się na wodzie pozwala na uniknięcie ograniczeń 

związanych z małą dostepnością światła słonecznego występujących w konwencjonalnych 

układach kolidalnego TiO2. Co więcej, ziarna ekspandowanego perlitu, mają średnicę rzędu 

milimetrów, co pozwala na łatwe usunięcie materiału ze środowiska reakcji. Depozycja TiO2 

na powierzchnii ekspandowanego perlitu polegała na przeprowadzeniu hydrolizy 

izopropoksylanu tytanu(IV) w obecności ekspandowanego perlitu. Tak uzyskany materiał 

został poddany kalcynacji w różnych temperaturach oraz kompleksowej analizie 

fizykochemicznej w celu określenia wpływu temperatury kalcynacji na strukturę otrzymanego 

materiału. Właściwości fotokatalityczne kompozytów kalcynowanych w różnych 

temperaturach zostały okreslone w oparciu o fotodegradację fenolu jako modelowego 

zanieczyszczenia. Głównym wynikiem tych eksperymentów było okreslenie związku 



18 
 

pomiędzy strukturą otrzymanych kompozytów, a szybkością fotokatalizowanej za ich pomocą 

reakcji rozkladu fenolu. Ważnym wynikiem było także wyznaczenie optymalnej temperatury 

kalcynacji, dla której fotokatalizator uzyskiwał najwyższą wydajność. 

W dalszej części badań zoptymalizowana wersja pływającego katalizatora została 

użyta do fotodegradacji sulfametoksazolu (SMX). Jest to antybiotyk szeroko stosowany oraz 

trwały w środowisku wodnym, dlatego jest często wykrywany w ściekach zrzucanych z 

oczyszczalni ścieków do wód, co ma poważne konsekwencje dla środowiska. 

Część badań została także poświęcona zastosowaniu koloidów TiO2 do fotodegradacji 

roksytromycyny. Lek ten jest przedstawicielem grupy antybiotyków makrolidowych, 

obejmującej kilkanaście substancji. Badania te miały na celu określenie kinetyki oraz 

produktów fotodegradacji. 

Drugie podejście do problemu dezaktywacji biologicznie aktywnych molekuł polegało 

na zastosowaniu hybrydowego fotosensybilizatora tlenu singletowego do usuwania 

mikrocystyny-LR (MC-LR). Fotokatalizator został uzyskany poprzez interkalację różu 

bengalskiego (RB), wydajnego fotosensybilizatora tlenu singletowego absorbującego w 

świetle widzialnym, w przestrzeniach międzywarstwowych glinokrzemianu 

zmodyfikowanego alkiloamoniowym kationowym surfaktantem. Interkalacja RB została 

potwierdzona metodami takimi jak mikroskopia konfokalna oraz pomiar izoterm BET. 

Otrzymany hybrydowy fotosensybilizator został z powodzeniem wykorzystany do 

fotoutleniania MC-LR. Związek ten jest hepatotoksycznym, nierybosomalnym peptydem 

uwalnianym do środowiska podczas zakwitu sinic. Jego toksyczność jest uwarunkowana 

przez występujące w jego cząsteczce ugrupowanie kwasu 3-amino-9-metoksy-2,6,8-

trimetylo-10-fenylo-4(E),6(E)-dienowego (ADDA). W ramach badań zidentyfikowano 

produkty degradacji MC-LR, w których ugrupowanie ADDA zostało utlenione. Powoduje to 

detoksyfikację MC-LR, ponieważ nawet niewielkie zmiany struktury ugrupowania ADDA 

(np. izomeryzacja) powodują utratę toksyczności przez tę molekułę. Dowiedziono, że 

hybrydowy fotokatalizator z łatwością adsorbuje MC-LR, pozwalając na zmniejszenie 

odległości pomiędzy nią a cząsteczkami RB. Skutkuje to szybszą i bardziej wydajną 

fotodegradacją zanieczyszczenia w stosunku do układu homogenicznego (tj. roztworu RB). 

Otrzymany fotokatalizator także z łatwością sedymentuje, co pozwala na łatwe usunięcie go 

ze środowiska reakcji. 
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1. Fotokataliza 

1.1. Heterogeniczna fotokataliza z zastosowaniem TiO2 
Heterogeniczna fotokataliza półprzewodnikowa, zajmuje się wykorzystaniem 

materiałów półprzewodnikowych do przyśpieszania za pomocą światła reakcji chemicznych 

[1]. Ze względu na szereg zalet najczęściej badanym fotokatalizatorem półprzewodnikowym 

jest tlenek tytanu(IV). Po pierwsze - jego fotoaktywność może być łatwo kontrolowana wraz 

ze zmianą jego struktury krystalicznej. Po drugie - jego optymalny zakres fotoaktywności 

znajduje się pomiędzy 300 a 390 nm, co pozwala na wykorzystanie ultrafioletowego zakresu 

światła słonecznego. Po trzecie - mechanizm działania TiO2 obejmuje generowanie rodników 

hydroksylowych (•OH), które dzięki bardzo wysokiemu potencjałowi oksydacyjnemu (2,8 V) 

pozwalają na kompletną mineralizację większości małocząsteczkowych związków 

organicznych. Po czwarte - wszystkie reakcje fotokatalityczne mogą być z powodzeniem 

prowadzone w temperaturze pokojowej i pod ciśnieniem atmosferycznym. I wreszcie po piąte 

- TiO2 jest materiałem łatwo dostępnym i tanim [2]. 

W literaturze można znaleźć szereg reakcji fotokatalitycznego utleniania z użyciem 

TiO2 w celu syntezy produktów takich jak fenol, cykloheksanol lub cykloheksanon [3] jednak 

najbardziej powszechne jest zastosowanie tej metody w celu fotodegradacji różnego rodzaju 

zanieczyszczeń. W związku z obecnością rodników hydroksylowych i możliwością 

kompletnej mineralizacji zanieczyszczeń, metoda ta jest zaliczana jest do zaawansowanych 

procesów utleniania(AOP). 

1.1.1. Właściwości i zastosowania TiO2 
Tytan jest dziewiątym pierwiastkiem, jeżeli chodzi o powszechność występowania na 

kuli ziemskiej (ok. 0,63%) oraz siódmym biorąc pod uwagę tylko metale. Jest on 

rozpowszechniony w skorupie Ziemskiej w postaci takich minerałów jak tytanit, ilmenit i 

rutyl. Występuje on głównie w postaci tlenku TiO2, jednego z najbardziej trwałych jego 

związków. TiO2 występuje jako jedna z trzech odmian polimorficznych: rutyl, brukit i anataz. 

Każda z tych odmian charakteryzuje się innymi właściwościami zarówno fizykochemicznymi 

jak i fotofizycznymi. Powszechność występowania oraz wysoki współczynnik refrakcji 

nadający proszkom TiO2 intensywnie biały kolor spowodowały, że słabo aktywne 

fotokatalitycznie odmiany TiO2 znalazły zastosowanie jako pigment (98%) stosowany 

zarówno w farbach, tworzywach sztucznych, papierze jak i produktach spożywczych. 

Pozostałe dwa procent obejmuje produkcję tytanu w formie metalu [2]. Jednak zastosowania 
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TiO2 na tym się nie kończą, gdyż od zastosowania go do fotokatalitycznego rozkładu wody 

przez Hondę i Fujishimę w 1972 r. [4] nastąpił gwałtowny wzrost zainteresowania TiO2 jako 

fotokatalizatora i został on sukcesywnie wprowadzony do dziedzin takich jak oczyszczanie 

ścieków [5], fotowoltaika [6], synteza organiczna [3] i w zastosowaniach takich jak np. 

samoczyszczące się powierzchnie [7]. 

1.1.2. Mechanizm fotokatalizy z zastosowaniem TiO2 
Fotoaktywność TiO2 wynika ściśle z jego struktury elektronowej, na którą składają się 

pasmo walencyjne oraz pasmo przewodnictwa, które są rozdzielone pasmem wzbronionym. 

Elektrony z pasma walencyjnego mogą zostać wzbudzone do pasma przewodnictwa za 

pomocą dostatecznie wysokiej energii, która wynosi 3,2 eV dla anatazu oraz 3,0 eV dla 

rutylu. Powoduje to powstanie pary elektron-dziura (1) poprzez przeniesienie elektronu z 

pasma walencyjnego do pasma przewodnictwa. Te silnie reaktywne indywidua chemiczne 

mogą ulegać dalszym reakcjom redoks zgodnie z równaniami opisanymi poniżej (2-11) 

(Rysunek 1). 
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Rysunek 1. Schemat fotogeneracji dziur i elektronów, które następnie migrują do 

powierzchni ziarna TiO2, gdzie uczestniczą w reakcjach redoks. 
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Fotoseparacja pary elektron-dziura: TiO2 + h  e- + h+ (1) 

Powierzchniowe pułapkowanie elektronów: e-
PP  e-

P (2) 

Powierzchniowe pułapkowanie dziur: h+
PW

 
h+

P (3) 

Rekombinacja elektron-dziura e-
P + h+

PW(h+
P)  e-PP + ciepło (4) 

Zmiatanie fotoaktywowanych elektronów: O2,ads + e- 
 O2

•- (5) 

Utlenianie jonów hydroksylowych: OH- + h+ 
 OH• (6) 

Fotodegradacja zanieczyszczeń przez OH•: R-H + OH• 
 R• + H2O (7) 

Bezpośrednie fotodegradacja zanieczyszczeń przez dziury: R + h+  R+•  (8) 

Protonowanie ponadtlenków: 1/2O2
•- + OH• 

 HOO• (9) 

Zmiatanie elektronów: HOO• + e- 
 HO2

- (10) 

Powstawanie nadtlenku wodoru: HO2
-+ H+ 


 H2O2 (11) 

 

 Aby procesy utleniania i redukcji związane z dziurami i elektronami mogły zachodzić 

efektywnie, muszą być poprzedzone efektywną separacją tych ładunków i ich pułapkowaniem 

na powierzchni ziaren TiO2 (2-3). W przypadku ich braku następuje dezaktywacja dziur i 

elektronów z wydzieleniem ciepła (4). Efektywność separacji może zostać łatwo poprawiona 

poprzez dodanie zmiatacza dziur lub elektronów. W równaniach (5-11) jako zmiatacze 

występują woda i rozpuszczony w niej tlen, które mogą reagować odpowiednio z dziurami i 

elektronami dając w wyniku odpowiednio rodniki hydroksylowe (OH•) oraz anionorodniki 

ponadtlenkowe (O2
•-). Dziury mogą także reagować bezpośrednio z zanieczyszczeniami 

organicznymi, w wyniku czego mogą powstawać kationorodniki organiczne [8]. 

Proces fotokatalitycznego rozkładu zanieczyszczeń z użyciem TiO2 składa się z pięciu 

etapów.  

1. Transferu zanieczyszczeń z roztworu na powierzchnię TiO2. 

2. Adsorpcji zanieczyszczeń na powierzchni TiO2. 

3. Fotodegradacji w wyniku opisanych wcześniej procesów. 

4. Desorpcji produktów fotodegradacji z powierzchni TiO2 

5. Transferu produktów fotodegradacji z powierzchni TiO2 do roztworu. 

Reakcje fotokatalityczne z wykorzystaniem TiO2 mogą zachodzić według dwóch 

mechanizmów. Pierwszy to utlenianie z wykorzystaniem fotogenerowanych rodników 

hydroksylowych. Drugi to przeniesienie elektronu z wzbudzonej cząsteczki zanieczyszczenia 
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do pasma przewodnictwa TiO2. Wytworzone w tym procesie organiczne kationorodniki mogą 

ulegać dalszym reakcjom prowadząc do degradacji zanieczyszczenia. Taki proces zachodzi 

często podczas fotodegradacji barwników w obecności TiO2 w świetle widzialnym [9]. 

 Ważnymi czynnikami warunkującymi szybkość rekombinacji elektron-dziura jest 

wielkość przerwy wzbronionej, która w przypadku TiO2 zależy od struktury krystalicznej - 

anatazu (3.2 eV) lub rutylu (3.0 eV). W przypadku TiO2 dużo większa efektywność separacji 

jest obserwowana dla szerszego pasma wzbronionego [10]. 

Dowiedziono także dużą efektywność fotokatalitycznego działania mieszanych 

struktur anatazu i rutylu. Dzieje się tak, gdyż wzbudzone elektrony z pasma przewodnictwa o 

wyższej energii w anatazie mogą zostać przeniesione do pasma przewodnictwa o mniejszej 

energii w rutylu, w wyniku czego następuje efektywna separacja ładunku [11]. Jednak nowsze 

badania oparte o obliczenia kwantowo-mechaniczne/molekularno-mechaniczne oraz 

spektroskopia fotoelektronów w zakresie promieniowania X dowodzą, że przeniesienie 

elektronu zachodzi z rutylu do anatazu [12]. 

Kolejnym czynnikiem wpływającym na rekombinację elektron-dziura jest rozmiar 

cząstek TiO2. Mniejsze cząstki są bardziej aktywne z uwagi na większą powierzchnię 

aktywną. Pozwala to na adsorpcję większej ilości zanieczyszczeń oraz generowanie większej 

liczby OH•. Efekt ten utrzymuje się w miarę zmniejszania średnicy cząstek aż do ok. 10 nm. 

Poniżej tej wartości efekty związane z powierzchniową rekombinacją dziur i elektronów 

przeważają nad procesami prowadzącymi do fotodegradacji zanieczyszczeń [13]. 

Duży wpływ na aktywność TiO2 ma także pH roztworu, w którym prowadzona jest 

reakcja. Wpływ pH jest jednak bardzo złożony, gdyż dotyczy on zarówno właściwości 

powierzchniowych TiO2, jak i właściwości fotodegradowanych zanieczyszczeń [14]. Z tego 

powodu powinien on być rozpatrywany indywidualnie dla każdego zanieczyszczenia. 

Jednym z problemów związanych z zastosowaniem TiO2 do fotodegradacji 

zanieczyszczeń jest szybka agregacja oraz sedymentacja zawiesin. W celu pokonania tych 

problemów TiO2 może być immobilizowany na podłożach ułatwiających operowanie tym 

materiałem [15]. Fotoaktywność TiO2 może także zostać ograniczona poprzez adsorpcję na 

jego powierzchni związków organicznych, takich jak np. naturalnie występujące kwasy 

humusowe. Związki te w dużych stężeniach mogą ograniczać ilość promieniowania 

docierającego do półprzewodnika. Te obserwacje pozwalają stwierdzić, że TiO2 nie może 

zostać użyty wydajnie w pierwszych etapach oczyszczania ścieków, może natomiast być 

stosowany do wtórnego oczyszczania wody z mikrozanieczyszczeń oraz do dezaktywacji 

związków biologicznie czynnych. 
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1.1.3. Synteza TiO2 
Dwa główne procesy otrzymywania TiO2 w postaci rutylu na skalę przemysłową to 

metoda siarczanowa oraz metoda chlorowa. Pierwsza stosowana jest w przypadku ilmenitu i 

polega na przeprowadzeniu występującego w nim żelaza oraz TiO2 w siarczany za pomocą 

stężonego kwasu siarkowego. Następnie Ti(SO4)2 jest hydrolizowany do czystego rutylu. W 

metodzie chlorowej TiO2 jest ługowany z minerału za pomocą chloru, a powstający w tym 

procesie TiCl4 może zostać następnie zhydrolizowany do czystego TiO2. Metoda chlorowa 

jest metodą lepszą od siarczanowej, gdyż pozwala na otrzymanie czystszego produktu oraz 

jest mniej inwazyjna dla środowiska [2]. Metod syntezy TiO2 na skalę laboratoryjną jest dużo 

więcej (Rysunek 2) i dają one dużo większe możliwości kontroli struktury otrzymanego 

materiału. 

 

 
 

 

Syntezy zol-żel TiO2, stanowiące największą grupę, charakteryzują się łatwością i dają 

możliwość kontroli ostatecznej struktury materiału za pomocą czynników takich jak pH, skład 

rozpuszczalnika oraz temperatura. Polegają one na reakcji nieorganicznej polimeryzacji 

monomerów, które stanowią najczęściej alkoholany tytanu(IV), takie jak np. izopropoksylan 

tytanu (IV) lub butanolan tytanu (IV). Proces ten można podzielić na dwie główne reakcje. W 
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Rysunek 2. Przykładowe metody syntezy TiO2. 
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pierwszej następuje hydroliza alkoholanu do wodorotlenku tytanu (zol) (1), a w drugiej 

polikondensacja powodująca powstanie sieci krystalicznej (żel) (2). 

 

 Ti(OR)4 + 4H2O  Ti(OH)4 + 4ROH  (1) 

 Ti(OH)4  TiO2 + 2H2O (2) 

 

Tak otrzymany materiał można w dalszych etapach kalcynować w celu dalszego sieciowania 

materiału i usunięcia organicznych pozostałości po prekursorze. Istnieje także możliwość 

uzyskania krystalicznych struktur bez konieczności dalszej obróbki termicznej. 

Metoda ta posiada wiele zalet. Po pierwsze hydroliza może być przeprowadzona w 

temperaturze pokojowej. Po drugie cząstki otrzymane w toku syntezy wykazują dużą 

homogeniczność. Po trzecie daje możliwość dobrej kontroli kształtu oraz rozmiaru 

otrzymywanych cząstek. Po czwarte temperatura kalcynacji materiału jest względnie niska. 

Po piąte dają możliwość prostej syntezy wieloskładnikowych lub domieszkowanych tlenków 

[16]. Ze względu na te właściwości metoda ta stosowana jest często do nakładania 

transparentnych nanowarstw, które znalazły zastosowanie m. in. w fotowoltaice do 

wytwarzania antyrefleksyjnych, samoczyszczących się powierzchni [17,18]. Zastosowanie 

ekstrakcji nadkrytycznej do usunięcia rozpuszczalnika z uzyskiwanego w trakcie syntezy żelu 

pozwoliła na otrzymanie aerożeli TiO2, materiałów charakteryzujących się bardzo niską 

gęstością oraz dużą porowatością [19,20]. 

Do syntezy TiO2 metodą szablonową wykorzystywane są często micele oraz micele 

odwrócone. Materiały otrzymywane z użyciem surfaktantów są głównie amorficzne i muszą 

być poddane obróbce termicznej w celu uzyskania krystalicznej struktury. 

TiO2 można także otrzymać na drodze syntezy hydrotermalnej, która polega na 

prowadzeniu reakcji w środowisku wodnym w ściśle określonej temperaturze i ciśnieniu. Jako 

naczynia najczęściej używa się stalowych autoklawów, które pozwalają na osiągnięcie 

temperatur powyżej temperatury wrzenia wody. Metoda ta jest elastyczna, jeżeli chodzi o 

rozmiar i kształt uzyskiwanych nanocząstek. Pozwala ona na łatwe uzyskanie struktur takich 

jak nanorurki [21] oraz nanocząstki dendryczne [22]. 

Modyfikacją metody hydrotermicznej jest metoda solwatotermiczna, w której zamiast 

wody jako rozpuszczalnika używa się rozpuszczalników organicznych. Daje to dużo większą 

kontrolę nad morfologią uzyskiwanych nanocząstek, gdyż istnieje wiele rozpuszczalników 

organicznych posiadających temperaturę wrzenia dużo wyższą niż woda [16]. 

Kolejną metodą syntezy TiO2, wykorzystywaną do produkcji cienkich porowatych 
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warstw TiO2, jest anodyzacja. Polega ona na przeprowadzeniu elektrolizy z użyciem tytanu 

jako anody, na której wydziela się tlen powodując pasywację powierzchni. Zaletą tej syntezy 

jest niska temperatura prowadzonej reakcji oraz możliwość kontrolowania jej za pomocą 

warunków prądowych oraz składu elektrolitu. Za pomocą anodyzacji można otrzymać bardzo 

dobrze zorganizowane membrany z TiO2 z porami o ściśle określonych rozmiarach [23]. 

Jedną z najnowszych i dynamicznie rozwijających się metod jest synteza biologiczna 

nanocząstek z użyciem żywych organizmów takich jak bakterie, rośliny lub grzyby. 

Zastosowanie takiego podejścia pozwala na uzyskanie dobrze zdefiniowanych nanocząstek 

TiO2, których kształt zależy pośrednio od pierwotnego kształtu bakterii lub rodzaju 

metabolitów przez nie produkowanych. Procesy te są podobne do procesów biomineralizacji, 

w wyniku których organizmy żywe wytwarzają nieorganiczne struktury ze związków takich 

jak węglan wapnia, fosforan wapnia lub krzemionka. Proces ten w przypadku TiO2 nie 

zachodzi w naturze ze względu na brak naturalnie stabilnych jonów tytanu i może być 

przeprowadzony tylko w laboratorium [16]. 

Często po zakończeniu syntezy otrzymany TiO2 musi zostać poddany kalcynacji. 

Zabieg ten ma za zadanie usunąć organiczne pozostałości prekursora oraz wywołać 

odpowiednie zmiany w strukturze krystalicznej materiału. Transformacje pomiędzy 

strukturami krystalicznymi TiO2 - anatazem, brukitem i rutylem - zachodzą w szerokim 

zakresie temperatur i są silnie zależne od wielkości cząstek TiO2, metody ich otrzymywania 

oraz domieszek innych pierwiastków [24]. 

1.1.4. Pływające fotokatalizatory oparte na TiO2 
Jedną z podgrup fotokatalizatorów opartych na TiO2 są fotokatalizatory 

immobilizowane na podłożach. Stosowanie tak przygotowanych fotokatalizatorów jest 

ułatwione z uwagi na makroskopowe wielkości używanych podkładów, które mogą być z 

łatwością oddzielone od mieszaniny reakcyjnej [8]. 

Szczególną klasę fotokatalizatorów immobilizowanych stanowią fotokatalizatory 

pływające. Zastosowanie podłoży mogących utrzymywać się na powierzchni wody pozwala, 

oprócz wcześniej wymienionych zalet, na zwiększenie dostępności energii słonecznej do 

powierzchni fotokatalizatora. Pływającym nośnikiem może być zarówno naturalna substancja 

taka jak pumeks [25] lub perlit [26], jak i substancja syntetyczna, np. polistyren [27] lub 

cenosfery [28]. Oprócz zastosowania pływającego nośnika istnieje tez możliwość syntezy 

pływającego mezoporowatego TiO2 [29]. 

 W badaniach opisanych w niniejszej pracy wykorzystywany był ekspandowany perlit, 

który otrzymuje się poprzez kalcynację perlitu, wulkanicznej skały. Surowy perlit 
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wydobywany w kopalniach zawiera duże ilości wody, która podczas ogrzewania w wysokich 

temperaturach (~1000°C) ekspanduje strukturę materiału. W rezultacie otrzymywany jest 

materiał o strukturze bąbelkowej wypełniony powietrzem, dzięki czemu może swobodnie 

unosić się na wodzie (Rysunek 3). Ekspandowany perlit jest glinokrzemianem i zawiera 

głównie SiO2 i Al2O3. Dzięki makroskopowym rozmiarom ziaren unoszących się na 

powierzchni wody jest łatwy od oddzielenia od mieszaniny reakcyjnej [30]. 

  

 
Rysunek 3. Zdjęcie ekspandowanego perlitu. 
 

1.2. Heterogeniczna fotokataliza z zastosowaniem TiO2 do 
degradacji zanieczyszczeń 

Koloidy TiO2 mogą być z powodzeniem wykorzystane do degradacji różnego rodzaju 

organicznych zanieczyszczeń w warunkach laboratoryjnych. Substancje takie jak kwas 

mrówkowy, fenol, nitroanilina, 2-propanol, kwas stearynowy oraz wiele innych zostało z 

powodzeniem usunięte z roztworu z użyciem TiO2. Jedną z grup zanieczyszczeń, które można 

tą drogą degradować są barwniki, takie jak błękit metylenowy, rodamina B lub oranż 

metylowy. Mogą one degradować w obecności TiO2 w świetle widzialnym poprzez 

przeniesienie elektronu z ich stanu wzbudzonego do pasma przewodnictwa półprzewodnika. 

Co więcej, TiO2 może służyć do usuwania zanieczyszczeń w fazie gazowej takich jak aldehyd 

octowy lub trichloroetylen [31]. Powstało także wiele reaktorów w skali pilotażowej, które 

znalazły zastosowanie m.in. do oczyszczania odpadów z fabryki włókienniczej w Tunezji oraz 
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w fabryce Volkswagena [32]. 

Duża grupę badań dotyczy także odkażania wody z użyciem TiO2. Dzięki dużemu 

potencjałowi utleniającemu rodników hydroksylowych mogą one skutecznie zabijać 

mikroorganizmy [33].  

Jedną z ważnych grup zanieczyszczeń są tzw. mikrozanieczyszczenia, które nawet w 

niskich stężeniach mogą mieć duży wpływ na człowieka i środowisko. Do 

mikrozanieczyszczeń zaliczane są m. in. hormony, leki przeciwbólowe, środki kontrastowe, 

nitrozoaminy oraz antybiotyki [34]. 

1.3. Fotosensybilizowany tlen singletowy 
Tlen molekularny jest jedną z najważniejszych cząsteczek obecnych na Ziemi. Bierze 

on udział w wielu procesach, w tym biologicznych, które są niezwykle istotne do 

podtrzymywania procesów życiowych.  

 

        Stan 

Rozkład elektronów na orbitalach 

molekularnych 

x*  y* 
    

 g
1

 ↑  ↓ 
    

g1  ↑↓   

    

 g
3

 ↑  ↑ 

    

 

Rysunek 4. Uproszczona reprezentacja najniższych energetycznie stanów singletowych i 

stanu trypletowego tlenu molekularnego. 

 
W atmosferze tlen cząsteczkowy występuje najpowszechniej w podstawowym stanie 

trypletowym (  g
3 ). Posiada on dwa niesparowane elektrony na orbitalu  co powoduje, że 

w reakcjach chemicznych wykazuje charakter rodnikowy. Tlen molekularny posiada dwa 
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niskoenergetyczne singletowe stany wzbudzone g1  (95 kJ/mol) oraz  g
1  (158 kJ/mol) 

różniące się konfiguracją elektronową na orbitalach antywiążących . W przypadku stanu 

g1  obydwa elektrony znajdują się na jednym orbitalu, a w przypadku stanu  g
1  

rozmieszczone są na dwóch orbitalach jak w przypadku tlenu trypletowego, ale mają 

przeciwne spiny (Rysunek 4). Stan wzbudzony  g
1  ma krótki czas życia ze względu na 

dozwolone spinowo przejście do stanu g1 . Powoduje to, że nie ulega on wielu reakcjom w 

roztworach. Z drugiej strony przejście ze stanu g1  do stanu  g
3  jest spinowo wzbronione, 

co czyni tlen singletowy wystarczająco trwałym do zastosowania w wielu dziedzinach chemii 

i biologii. Przejście to jednak może nastąpić w wydzieleniem kwantu energii, w rezultacie 

powodując możliwą do zaobserwowania fosforescencję przy 1268,7 nm, która może zostać 

zastosowana do detekcji tlenu singletowego [35]. Najczęściej badaną metodą otrzymywania 

tlenu singletowego jest jego fotosensybilizacja z wykorzystaniem odpowiednich 

fotosensybilizatorów. Proces ten został schematycznie zobrazowany za pomocą diagramu 

Jabłońskiego na Rysunek 5.  

 

 
Rysunek 5. Diagram Jabłońskiego z uwzględnionym procesem fotosensybilizacji tlenu 

singletowego. IC - konwersja wewnętrzna, ISC – przejście międzysystemowe, VR – 

relaksacja oscylacyjna. 

 

W procesie tym fotosensybilizator jest początkowo wzbudzany ze stanu podstawowego S0 do 

wzbudzonego stanu singletowego Sn. Następnie w wyniku konwersji wewnętrznej i relaksacji 
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oscylacyjnej przechodzi on do pierwszego stanu wzbudzonego S1. W kolejnym etapie w 

wyniku  przejścia międzysystemowego przechodzi do stanu trypletowego, który może ulegać 

reakcjom I i II typu. Reakcja typu I polega na przekazaniu elektronu pomiędzy wzbudzoną 

cząsteczką fotosensybilizatora i tlenu trypletowego dająca w rezultacie parę wolnych 

rodników. Reakcja typu II polega na przekazaniu energii z wzbudzonej cząsteczki 

fotosensybilizatora do tlenu trypletowego, dając w rezultacie tlen singletowy. Reakcje te 

mogą zachodzić także ze wzbudzonego stanu singletowego fotosensybilizatora, ale proces ten 

jest dużo mniej prawdopodobny ze względu na bardzo krótki czas życia tlenu w stanie 

singletowym w porównaniu z czasem życia fotosensybilizatora w stanie trypletowym. 

Opisany proces fotosensybilizacji definiuje właściwości fotofizyczne związków, które 

potencjalnie mogą zostać wykorzystane jako fotosensybilizatory. Są to 1) wysoki 

współczynnik absorpcji światła 2) odpowiednio wysoka energia stanu trypletowego (ET ≥ 95 

kJ/mol) 3) wysoka wydajność generowania stanów trypletowych (T > 0,4) o długim czasie 

życia (T > 1 s) i 4) wysoka fotostabilność [36]. Istnieje kilka grup fotosensybilizatorów 

spełniających te kryteria, a należą do nich węglowodory aromatyczne [37], barwniki [38], 

porfiryny i bakteriochloryny [39], ftalocyjaniny [40] oraz kompleksy metali przejściowych 

[41]. Kolejną grupą są fotosensybilizatory immobilizowane np. poprzez kowalencyjne 

przyłączenie do łańcucha polimerowego [42] lub adsorpcję na nośnikach nieorganicznych 

[43]. Związki te różnią się zarówno podstawowymi właściwościami fotofizycznymi jak i 

obszarami zastosowań, które mogą wynikać np. z ich biokompatybilności.  

Zastosowania tlenu singletowego są opisane przez liczne publikacje. Ze względu na 

swoją reaktywność tlen singletowy może zostać wykorzystany w syntezie organicznej. Jego 

elektrofilowy charakter pozwala na przeprowadzenie m.in. reakcji cykloaddycji [4+2] [44]. 

Tlen singletowy znajduje także szerokie zastosowanie w terapii fotodynamicznej stosowanej 

do leczenia nowotworów i schorzeń skóry dzięki możliwości wywoływania apoptotycznej 

śmierci komórek [45]. Tlen singletowy może także posłużyć do fotodegradacji 

zanieczyszczeń, na przykład podstawionych tetracyklin [46] lub tetrabromobisfenolu A [47]. 

Poważny problem podczas wykorzystywania fotosensybilizatorów tlenu singletowego 

do oczyszczania wód z zanieczyszczeń stanowi oddzielenie ich do mieszaniny reakcyjnej. 

Związki te są dobrze rozpuszczalne w wodzie i konwencjonalne metody filtracyjne lub 

grawitacyjne nie są w stanie ich odseparować. Związki te mają także tendencję do 

agregowania w roztworach homogenicznych, co prowadzi do spadku ich fotoaktywności. 

Rozwiązaniem tych problemów dającym większą kontrolę nad fotosensybilizatorem jest ich 

przyłączenie do łańcucha polimerowego lub immobilizacja na nośnikach nieorganicznych 

[42,43]. W tym aspekcie wyjątkowo atrakcyjne wydają się organicznie zmodyfikowane 
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warstwowe glinokrzemiany. Są to związki syntetyczne lub naturalne, które charakteryzują się 

warstwową struktura z przestrzeniami międzywarstwowymi o ok. 1 nm szerokości. 

Przestrzenie te są wypełnione poprzez cząsteczki wody i kationy metali, które mogą być 

wymienione na kationowe surfaktanty alkiloamoniowe. Taka modyfikacja powoduje 

hydrofobizację przestrzeni międzywarstwowych, pozwalając na wprowadzenie do nich 

różnego rodzaju związków organicznych, w tym fotosensybilizatorów tlenu singletowego 

[48]. W organoglinkach odległość pomiędzy fotosensybilizatorem, a zanieczyszczeniem jest 

niewielka dzięki efektywnej adsorpcji obydwu związków, co znacznie przyśpiesza proces 

fotoutleniania. 

2. Znaczenie wody 
Czysta woda jest najważniejszym surowcem potrzebnym człowiekowi do życia. 

Większość ludzi używa wody do celów spożywczych oraz w celu zachowania higieny, ale 

niewielu zdaje sobie sprawę, jak wiele wody potrzeba do produkcji różnego rodzaju 

produktów codziennego użytku. Produkty spożywcze, tworzywa sztuczne, metale czy nawet 

energia elektryczna wymagają podczas produkcji dużych ilości wody. Dla przykładu 

wyhodowanie 1 kg jabłek wymaga średnio 822 litrów, a 1 kg wołowiny 15415 litrów. 

Wartości te są tak wysokie w związku z czasem irygacji lub żywienia potrzebnego do pełnego 

wzrostu roślin lub zwierząt, oraz z ostateczną obróbką tych produktów zanim trafią do rąk 

konsumentów [49]. 

Średnie zużycie wody w okresie od 1996 do 2005 wyniosło ok. 9087 Gm3/rok co daje 

średnią rzędu 1385 m3/rok na jednego człowieka [50]. Nie jest to jednak wartość 

równomierne rozdysponowana w skali globalnej. O ile w państwach rozwiniętych dostep do 

czystej wody jest powszechny, o tyle w państwach rozwijających tak nie jest. Szacuje się, że 

około 1,1 miliarda ludzi nie ma dostepu do czystej wody, a 2,6 miliarda nie ma dostępu do 

odpowiednich warunków sanitarnych. Te niedostatki wody są poważnym problemem, gdyż z 

ich powodu na choroby biegukowe umiera rocznie ok. 2,2 miliona ludzi [51]. Wyjątkowo 

wyraźnie widać ten problem w odniesieniu do śmiertelności dzieci poniżej 1 roku życia. 

Szacuje się, że w krajach rozwijających się na choroby związane z zanieczyszczeniami wody 

umiera ich do 2%. 

Sytuacja jednak nie jest beznadziejna, gdyż zapewnienie czystej wody 

społeczeństwom rozwijającym się jest jednym z najtańszych i najszybszych rozwiązań jakie 

można w tej chwili zastosować, aby poprawić ich jakość życia oraz obniżyć śmiertelność. 

Należy jednak pamiętać, że źródła wody takie jak wody gruntowe, wody powierzchniowe lub 

opady nie są nieskończone i mogą utrzymać tylko określoną liczbę ludzi. Aby zwiększyć ten 
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limit niezbędne są wydajne metody oczyszczania wody. 

2.1. Zanieczyszczenia wody 
Normy dla czystości wód w Polsce są regulowane na podstawie rozporządzenia 

Ministra Środowiska z 9 listopada 2011 roku. Według tego dokumentu wody można podzielić 

na pięć klas czystości. Klasa pierwsza oznacza wodę najlepszej jakości zdatną do picia. Wody 

klasy drugiej, trzeciej i czwartej są wodami o coraz gorszej czystości, ale mogą zostać 

uzdatnione do picia z użyciem odpowiednich dla każdej klasy metod. Ostatnia piąta klasa 

wód nie nadaje się do spożycia i nie może być w tym celu uzdatniana. 

Do oceny jakości wód w Polsce stosowane są trzy grupy wskaźników. Pierwsza grupa 

to wskaźniki biologiczne takie jak zawartość fitobentosu, fitoplanktonu czy makrofitów, 

druga to wskaźniki hydromorfologiczne opisujące jakość przepływu, a ostatnia to właściwości 

fizykochemiczne opisujące stan fizyczny, zasolenie, zakwaszenie, warunki biogenne oraz 

warunki tlenowe i zanieczyszczenia organiczne [52]. 

Kraje rozwinięte stosują liczne metody oczyszczania ścieków mające na celu 

eliminację zanieczyszczeń określonego typu i utrzymanie czystości wody w wyznaczonych 

granicach. Dla ścieków najczęściej stosuje się trzy etapy oczyszczania poprzedzone 

oczyszczaniem wstepnym. Pierwszy etap wraz z oczyszczaniem wstepnym ma na celu 

usunięcie zanieczyszczeń stałych mogacych zatkać instalacje w dalszych etapach 

oczyszczania. W drugim etapie stosuje się głównie metody biologiczne, takie jak 

oczyszczanie metodą osadu czynnego w celu utlenienia substancji organicznych, pozostałych 

po poprzednich oczyszczaniach. Finalny etap to doczyszczanie wody metodami filtracji lub 

adsorpcji na węglu aktywnym zapewniające wysoką jakość odcieku wypuszczanego z 

oczyszczalni ścieków. Metody te są w stanie wydajnie regulować wskaźniki wymienione w 

rozporządzeniach ministerialnych. Niestety poza pospolitymi zanieczyszczeniami takimi jak 

fenole, metale ciężkie, ropopochodne węglowodory oraz surfaktanty mamy do czynienia z 

coraz większą ilością mikrozanieczyszczeń. Mikrozanieczyszczenia są to substancje, kóre 

nawet w minimalnych stężeniach potrafią wywołać duże zmiany w środowisku lub 

organizmie człowieka. Do tych związków zaliczyć można m.in. hormony silnie 

oddziaływujące na zwierzęta i rośliny, antybiotyki mogące powodować wzrost odporności 

mikroorganizmów [53], oraz toksyny wydzielane przez mikroorganizmy wodne, np. sinice. 

Dużą grupę zanieczyszczeń stanowią także toksyczne metabolity alg. Jednym z najczęściej 

wykrywanych zanieczyszczeń takiego pochodzenia są mikrocystyny wydzielane przez sinice 

w okresie ich zakwitu. Mikrocystyny są silnie hepatotoksyczne, dlatego mogą powodować 

poważne uszkodzenia i raka wątroby. Ich obecność w wodach ma także duże implikacje 
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ekonomiczne gdyż mogą się one akumulować w organizmach wodnych [54]. Stan wód jest w 

Polsce monitorowany pod kątem zawartości toksyn sinic, czego przykładem są kąpieliska, 

które zanieczyszczone mikrocystyną, są wyłączane z użytku. 

2.2. Rodzaje zanieczyszczeń farmaceutycznych 
Najbardziej rozpowszechnione zanieczyszczenia farmaceutyczne to antybiotyki, 

niesteroidowe leki przeciwzapalne, leki antyhiperlipidemiczne, antyepileptyki oraz hormony. 

Poza antybiotykami wszystkie wymienione cztery klasy leków powodują poważne zmiany 

strukturalne i reprodukcyjne w organizmach wodnych oraz algach. Niestety badania 

prowadzone są na różnych organizmach i trudno na tej podstawie porównać wpływ 

poszczególnych związków oraz ocenić toksycznosć takich substancji [55]. Co więcej, badania 

te skupiają się na toksycznosci ostrej, czyli powodowanej przez krótkotrwałą ekspozycję na 

wysokie stężenia farmaceutyku, co w praktyce można odnieść tylko do jednostkowych 

wypadków, w wyniku których duże ilosci leków wypuszczane są do środowiska. Ilość badań 

chronicznej toksyczności, czyli wynikającej z długotrwałej ekspozycji na niskie stężenia leku, 

jest niewielka, a właśnie te dane pozwoliłyby ocenić, jaki wpływ mogą mieć leki obecne w 

środowisku. Co więcej, obecnosć coraz wiekszej liczby leków na rynku konsekwentnie 

prowadzi do ich mieszania się w środowisku. Mieszaniny takie mogą mieć dzialanie 

odmmienne od indywidualnych form leków zmniejszając lub zwiekszając ich toksyczność. 

Dobrym przykładem takiego działania jest mieszanina sulfametoksazolu i trimetoprymu w 

stosunku 5: 1, która wykazuje działanie silniejsze od indywidualnej aktywności każdego ze 

składników [56]. Obserwacje te potwierdzają potrzebę intensywnej kontroli farmaceutyków w 

środowisku oraz stosowania efektywnych metod ich usuwania. 

2.3. Źródła zanieczyszczeń farmaceutycznych 
Wszechobecność antybiotyków w społeczeństwie powoduje, że przedostają się one do 

środowiska z różnych źródeł. Antybiotyki w wykrywane są mikro i nanostężeniach w wodach 

gruntowych oraz wodociągowych zarówno krajów europejskich jak i USA [57]. Pierwszym i 

najbardziej oczywistym sposobem przedostawania się antybiotyków do wód jest wydalanie 

ich wraz z kałem i moczem w formie niezmienionej lub w postaci ich metabolitów. W 

przypadku substancji hydrofilowych (np. rentgenowskie środki kontrastowe) oraganizm jest 

je w stanie usunąć relatywnie łatwo w zwiąku z ich słabym powinowactwem do tkanek. 

Sprawa wygląda inaczej w przypadku substancji hydrofobowych, które mogą się akumulować 

w organizmie i w niezmienionej formie zalegać przez wiele lat. Organizmy żywe pozbywają 

się takich związków z większą lub mniejszą wydajnością przeprowadzając je w hydrofilowe 
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pochodne. Hydrofilowe metabolity są łatwiej wydalane z organizmu, co zmniejsza ich 

biologiczny czas półtrwania oraz akumulację w tkankach [58]. 

Druga droga przedostawania się antybiotyków do środowiska to bepośrednie 

wyrzucanie nieużywanych lub przeterminowanych leków. Zgodnie z ankietą przeprowadzoną 

w 1996 w USA szacuje się, że około 54% leków było wyrzucanych do śmieci, 35,4% było 

spuszczanych z wodą w zlewach i toaletach. 7,4% nie było utylizowanych, a 2,0% było 

zużywanych całkowicie , a tylko 1,4% było utylizowanych w toku specjalnych programów 

utylizacji leków (Rysunek 6). 

Wszystkie leki zużyte
Leki zwrócone do aptek
Leki niewyrzucone
Leki spuszczone do kanalizacji
Leki wyrzucone do śmieci

 
Rysunek 6. Wyniki ankiety obrazującej postępowanie ludzi z nieużywanymi lekami w USA 

[59]. 

  

O ile spuszczanie leków do ścieków pozwala je poniekąd kontrolować poprzez metody 

oczyszczania ścieków, o tyle wyrzucanie ich do śmieci podowuje bezpośrednie 

przedostawanie się leków do środowiska. Trzecie źródło to przemysł produkujący lub 

wykorzystujący antybiotyki. Do takich zaliczyć można fermy hodowlane [60, 61], nawozy 

oparte na osadzie czynnym [62] lub odpady z fabryk produkujących farmaceutyki [63].  

2.4. Wpływ antybiotyków na środowisko 
Antybiotyki są szczególną klasą farmaceutyków, gdyż mimo znikomej ostrej 

toksyczności mogą wywoływac wzrost antybiotykowej oporności mikroorganizmów. Stanowi 

to poważny problem dla społeczeństwa, gdyż choroby wywoływane przez selektywnie 

uodpornione drobnoustroje są trudne do wyleczenia. Dobrymi przykładami są zakażenia 
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gronkowcem złocistym opornym na metycylinę lub enterokokami opornymi na 

wankomycynę [64]. Często strategia walki z tymi drobnoustrojami polega na ścisłej kontroli 

zarażonych pacjentów [65].  

Odporność bakterii na antybiotyki nie byłaby tak dużym problemem, gdyby zyskiwały 

one odporność tylko w wyniku wertykalnego transferu genów (dziedziczenia) [66]. Wtedy 

pod nieobecność antybiotyku w przeciągu kilku pokoleń odporność została by 

wyeliminowana. Niestety sytuacja nie jest taka prosta gdyż kolonie bakteryjne poddają się 

także horyzontalnemu transferowi genów. Oznacza to, że bakterie dzielą się genami wysyłając 

i przyłączając kasety zawierające zestawy genów mających zwiększyć szanse przetrwania. W 

tych kasetach genowych znajdują się także geny oporności antybiotycznej. W takim 

przypadku wyeliminowanie genów opornosci może zając niepomiernie więcej czasu, 

zwłaszcza, gdy geny te są preferowane przez bakterie. 

 

 
Rysunek 7. Cztery reaktory genetyczne, w których może następować wzrost oporności 

bakterii [67]. 

 
Ewolucja bakterii poprzez selektywną wymianę genów może zachodzić w czterech 

reaktorach genetycznych. Pierwszy to ludzie i zwierzęta poddani działaniu antybiotyków. 
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Drugi to szpitale i farmy, w których pacjenci lub zwierzęta są podatne na wymianę bakterii. 

Trzeci to ścieki oraz oczyszczalnie ścieków, do których trafiają bakterie z poprzednich 

reaktorów. Ostatni to środowisko, czyli gleba, wody gruntowe oraz powierzchniowe, gdzie 

następuje kontakt uodpornionych bakterii z mikroorganizmami środowiskowymi (Rysunek 

7). Jak widać działalność człowieka może powodować wzrost oporności bakterii w 

środowisku.  Zwłaszcza w terminalnych reaktorach bakterie uodpornione przez działania 

człowieka mogą przekazywać oporność dużej ilości bakterii środowiskowych. Dobrym 

przykładem jest oporność bakterii E. Coli powszechnie występującej w sciekach. Reinthaler i 

współpracownicy udowodnili znaczną oporność tej bakterii na 16 z 24 testowanych 

antybiotyków w tym tetracyklinę, cefalotynę i sulfametoksazol. Mimo dwustukrotnej redukcji 

tych bakterii podczas oczyszczania z osadem czynnym część z nich przedostawała się do 

odcieku w stężeniu 100 komórek bakteryjnych/ml [68]. Takie bakterie mogą powodować 

dalsze rozprzestrzenianie się genów odporności w środowisku. 

2.5. Konwencjonalne metody oczyszczania ścieków z 
antybiotyków 

Najpopularniejszą metodą oczyszczania ścieków jest metoda osadu czynnego. Leki 

oczyszczane tą metodą mogą ulegać biotransformacji, hydrolizie lub sorpcji na osadzie 

czynnym. Bardzo dobre wyniki uzyskano dla -laktamów, które mimo że są najczęściej 

wykrywanymi w ściekach antybiotykami, podatne są usuwane z największą wydajnością. Za 

to antybiotyki takie jak sulfonamidy, makrolidy, tetracykliny oraz fluorochinony nie poddają 

sie już tak łatwo tym samym procesom enzymatycznym, co skutkuje niekompletnym 

usunięciem antybiotyku lub jego sorpcją [69]. Efektywność tej metody jest zmienna i w dużej 

mierze zależy od rodzaju antybiotyku oraz warunków oczyszczania. Dla przykładu modelowe 

badanie przeprowadzone przez Joss i współpracowników używających osadu czynnego z 

konwencjonalnej oczyszczalni ścieków demonstruje, że konwersja tylko nielicznych 

farmaceutyków w stężeniach g/L wynosi powyżej 90% [70]. Co więcej, możliwa jest także 

ujemna konwersja antybiotyków [71,72], czyli zwiekszanie stężenia antybiotyków przez 

oczyszczalnie ścieków. Dotyczy to głównie antybiotyków makrolidowych i 

fluorochionolonów. Przyczyną tego może być opóźnione uwalnianie antybiotyków 

zamkniętych w kale i zawieszonych nieczystościach, przez co stężenie antybiotyków w 

dopływie scieku jest niedoszacowane i nie pozwala na osiągnięcie optimum pracy 

oczyszczalni [73]. Drugim procesem powiązanym z ujemnymi wartościami konwersji jest 

powstawanie koniugatów antybiotyków, które nie są identyfikowane podczas analiz, a później 

przechodzą w swoje pierwotne formy zwiększając tym samym stężenie [74]. Z drugiej strony 
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istnieją oczyszczalnie ścieków dobrze radzące sobie z antybiotykami za pomocą 

konwencjonalnych i zaawansowanych (procesy membranowe i adsorpcja na węglu 

aktywnym) metod. Niestety nawet w nich antybiotyki nie są kompletnie eliminowane i 

przechodzą do odcieków w stężeniach g/L [75]. 

W trakcie procesu osad czynny może dostosować się do biodegradowania 

antybiotyków, co zaznacza wzrost wydajności procesu w miarę dostarczania antybiotyków. 

Proces ten jest skuteczny ze względu na możliwość wydajnego usuwania antybiotyków, ale 

powoduje także wytworzenie konkretnych genów oporności. Proces uodparniania i sorpcja 

antybiotyków na osadzie czynnym mogą być dużym problemem, gdy jest on później używany 

jako biomasa do nawożenia pól lub ich rekultywacji. Może to prowadzić do dalszego 

rozprzestrzeniania antybiotyków oraz genów oporności antybiotykowej [76].  

W celu doczyszczenia odcieków z mikrozanieczyszczeń potrzebne są dodatkowe 

metody uzdatniania wody, które charakteryzują się dużo większą skutecznością usuwania 

śladowych zanieczyszczeń w porównaniu z metodą osadu czynnego. Pierwszą klasą takich 

metod są metody adsorpcyjne wykorzystujące węgiel aktywny. Cały proces jest 

determinowany przez oddziaływania elektrostatyczne i siły van der Waalsa pomiędzy węglem 

aktywnym, a zanieczyszczeniem. Proces ten jest wydajny w stosunku do związków 

hydrofobowych i w mniejszym stopniu do hydrofilowych. W przypadku związków 

hydrofilowych  konieczne są inne adsorbenty takie jak żywice jonowe, które są niestety zbyt 

drogie do powszechnego zastosowania. Kolejne metody to nanofiltracja i odwrócona osmoza, 

które wykazują dużą wydajność w usuwaniu antybiotyków. Metody te polegają na usuwaniu 

cząstek większych od porów membran, jednak w rzeczywistości interakcje membran i 

antybiotyków są bardziej złożone, gdyż mogą na nie wpływać oddziaływania 

elektrostatyczne, hydrofobowość związku, rodzaj rozpuszczalnika czy skład membrany. Dużą 

grupę metod stanowią metody oksydacyjne takie jak chlorowanie lub ozonowanie. Mimo 

dużej wydajności tych metod produkty powstające podczas chlorowania mogą być bardziej 

toksyczne od pierwotnych związków, a utlenianie ozonem nie zawsze pozwala na 

dezaktywowanie antybiotyków, co powoduje konieczność zastosowania dużo mocniejszych 

utleniaczy w późniejszych etapach [69]. 

W ostatnich czasach intensywnie badane są zaawansowane metody oksydacyjne (ang. 

Advanced Oxidation Processess), które wykorzystują silnie utleniające reaktywne formy 

tlenu. Do usuwania zanieczyszczeń antybiotycznych z dużym powodzeniem zostały 

zastosowane układy takie jak ozon lub nadtlenek wodoru połączone z promieniowaniem UV, 

reakcją Fentona, ultradźwiękami, elektrolizą oraz utlenianiem w warunkach nadkrytycznych 

[77]. Ostatnią z zaawansowanych metod oksydacyjnych jest heterogeniczna fotokataliza 
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półprzewodnikowa. Pozwala ona na wydajne wytwarzanie rodników hydroksylowych w celu 

kompletnego usunięcia zanieczyszczeń pochodzenia farmaceutycznego.  

2.6. Fotodegradacja sulfametoksazolu z wykorzystaniem 
heterogenicznej fotokatalizy z zastosowaniem TiO2 
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Rysunek 8. Wzór strukturalny sulfametoksazolu. 

 

Jak wspomniano w poprzednim rozdziale antybiotyki stanowią szczególna klasę 

zanieczyszczeń. W ostatnich czasach były intensywnie badane pod kątem możliwości ich 

fotokatalitycznego rozkładu z użyciem TiO2. Ma to bezpośredni związek z niemożliwością 

usunięcia mikrozanieczyszczeń stosowanymi na szeroką skalę metodami konwencjonalnymi. 

Badaniom zostały poddane głównie antybiotyki o szerokim spektrum działania, które 

w dużej mierze determinuje ich szerokie zastosowanie. Wyróżnić wśród nich można 

tetracyklinę [78], oksytetracyklinę [79], erytromycynę [80] oraz sulfonamidy [81]. Jednym z 

najważniejszych wyników jest znaczna redukcja chemicznego zapotrzebowania na tlen 

(ChZT) pod wpływem fotodegradacji z użyciem TiO2. Oznacza to, że większość antybiotyku 

zostaje zmineralizowana do CO2 oraz H2O. Bezpośrednim wynikiem tak dużej mineralizacji 

jest zawsze spadek właściwości antybakteryjnych roztworu danego antybiotyku, co zostało 

zademonstrowane krążkowo-dyfuzyjną metodą testowania lekodporności m.in. w stosunku do 

erytromycyny [80]. 

Jednym z najczęściej badanych antybiotyków jest, należący do sulfonamidów, 

sulfametoksazol (SMX) (Rysunek 8). Posiada on szerokie spektrum działania zarówno na 

bakterie gram-dodatnie jak i gram-ujemne, dzięki czemu jest powszechnie stosowany na 

całym świecie. Mechanizm jego działania opiera się na inhibicji syntezy kwasu foliowego 

niezbędnego do syntezy kwasów nukleinowych. Jednymi z najbardziej zanieczyszczonych 

nim ścieków są ścieki szpitalne, co związane jest z intensywnym wykorzystywaniem przez 

szpitale tego antybiotyku. Badania ścieków szpitalnych w Szwecji, USA, Australii i na 

Tajwanie potwierdziły obecność SMX w wysokich stężeniach wahających się od 210 do 

12800 ng/L. Antybiotyk ten nie jest kompletnie usuwany w oczyszczalniach ścieków, gdyż 



39 
 

nie ulega wydajnej biodegradacji lub sorpcji na osadzie czynnym [82]. Te właściwości 

powodują, że jest on wykrywany także w odciekach z wielu oczyszczalni m. in. w Kanadzie, 

USA, Australii, Włoszech, Chinach, Hiszpanii czy na Tajwanie, a jego stężenia wahają się od 

4 do 4960 ng/L. Woda niedoczyszczona z SMX oraz inne źródła tego antybiotyku powodują 

także skażenie wód gruntowych. Badania w Hiszpanii oraz na szeroką skalę w 18 stanach 

USA potwierdziły występowanie tego antybiotyku w stężeniach od 0,08 ng/L do 1110 ng/L 

[83]. Większość badań i opracowywanych metod analitycznych skupia się tylko na SMX, 

pomijając produkty jego degradacji w środowisku i oczyszczalniach, które także mogą 

wykazywać aktywność biologiczną. Badania przeprowadzone przez Majewsky’ego et al. 

potwierdzają, że niektóre modyfikacje SMX mogące powstać w środowisku jak np. SMX z 

grupą aminową wymienioną na hydroksylową lub nitrową mają silniejsze działanie 

antybakteryjne [84]. Z tego powodu sumaryczna biologiczna aktywność SMX jak i jego 

pochodnych może być znacznie większa niż mogą to sugerować oznaczone stężenia SMX. 

SMX nawet w niskich stężeniach może silnie oddziaływać na środowisko. Obecność 

tego antybiotyku wpływa na bakterie obecne w wodach gruntowych. W stężeniu 1700 ng/L 

powoduje on opóźnienie ich wzrostu nawet do 1 dnia oraz spadek potencjału redukcji 

azotanów o 47% [85]. SMX powyżej stężenia 5625 ng/L wpływa także na mikroorganizmy 

obecne w morskich biofilmach poprzez inhibicję wykorzystywania przez bakterie węgla 

organicznego [86]. SMX stanowi zagrożenie również dla słodkowodnych sinic, gdyż już w 

stężeniach 500 ng/L powoduje zmiany w transkrypcji genów związanych z ich strukturą i 

rozmnażaniem [87]. Ważne jest więc opracowanie metod mogących efektywnie degradować 

SMX w jego roztworach wodnych. 

 Według dostępnych danych literaturowych obiecującym rozwiązaniem wydaje się być 

półprzewodnikowa fotokataliza heterogeniczna z wykorzystaniem TiO2. Mechanizm 

fotodegradacji SMX z wykorzystaniem TiO2 polega na hydroksylacji molekuły. Reakcja z 

rodnikiem hydroksylowym może prowadzić do rozerwania wiązania sulfonamidowego, 

hydroksylacji pierścienia benzenowego lub oksazolowego, także prowadząc do rozerwania 

ich struktury. Jony NO3
-, NO2

- i SO4
2- powstające jako końcowy produkt potwierdzają 

kompletną mineralizację SMX [81,90]. Rezultatem tej reakcji jest prawie całkowita 

dezaktywacja biologicznej aktywności SMX, co zostało wykazane na przykładzie spadku 

stosunku biologicznego do chemicznego zapotrzebowania na tlen [90] oraz testu na ostrą 

toksyczność w stosunku do rozwielitki wielkiej [88]. Aby zoptymalizować fotodegradację 

SMX z wykorzystaniem TiO2, trzeba wziąć pod uwagę szereg czynników. Pierwszym jest 

struktura wykorzystywanego fotokatalizatora. Hu et al. zbadał fotodegradację SMX stosując 

trzy komercyjnie dostępne fotokatalizatory oparte na TiO2: Degussa P25 (mieszany tlenek 
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rutylu i anatazu), Hombikat UV-100 (anataz) oraz TiOxide (rutyl). Wyznaczone stałe 

szybkości reakcji można ułożyć w następujący szereg Degussa P25 > Hombikat UV-100 > 

TiOxide [81]. Wysoka stała szybkości reakcji w stosunku do fotokatalizatora Degussa P25 

została także zaobserwowana dla nanodrutów otrzymanych metodą hydrotermalną [89]. 

Kolejnym istotnym czynnikiem wpływającym na szybkość reakcji jest stężenie 

fotokatalizatora. Koloidy TiO2 wykazują optymalne stężenie, przy którym stała szybkości 

reakcji jest najwyższa, po przekroczeniu tej wartości następuje spadek szybkości reakcji w 

związku z rozpraszaniem światła. Skuteczność fotoutleniania za pomocą TiO2 jest zależna od 

obecności naturalnie występujących związków organicznych, które w niskich stężeniach (2 

mg/L) mogą przyspieszać reakcję w związku z fotogenerowaniem przez nie reaktywnych 

form tlenu, a w wysokich (20 mg/L) hamować ją poprzez zmiatanie reaktywnych form tlenu, 

rozpraszanie światła lub efekt filtra wewnętrznego [81]. Wpływ na reakcję ma także pH, 

którego wzrost powoduje zwiększenie szybkości reakcji. Przypisywane jest to głównie 

adsorpcji w wyniku oddziaływań elektrostatycznych SMX – TiO2. Niskie pH obniża wyraźnie 

na szybkość mineralizacji SMX np. konwersja przy pH = 5 spada z 30%  do 4% przy pH = 1 

[90]. Także zasolenie wody może powodować spadek szybkości reakcji, co zostało 

udowodnione poprzez przeprowadzenie eksperymentów fotodegradacji SMX w wodzie 

morskiej i w roztworach NaCl [91]. Kolejnym czynnikiem jest obecność anionów 

węglanowych, które w wysokich stężeniach mogą zmiatać rodniki hydroksylowe. Powstałe w 

wyniku tej reakcji rodniki węglanowe są dużo mniej reaktywne, ale wykazują dużo dłuższe 

czasy życia. Mogą więc dyfundować dalej od powierzchni TiO2 i mogą reagować z grupą 

anilinową SMX, która podatna jest na reakcje substytucji elektrofilowej [81]. 

 Fotokataliza z zastosowaniem TiO2 została wykorzystana do fotodegradacji SMX 

także w połączeniu z innymi zaawansowanymi procesami utleniania w celu poprawienia 

parametrów procesu. Zastosowana w połączeniu z potencjałem utleniającym ozonu pozwala 

znacznie przyspieszyć reakcję fotodegradacji i, co ważniejsze, zwiększyć szybkość 

mineralizacji w stosunku do zwykłej fotokatalizy [92]. 

 W celu poprawy właściwości fotokatalitycznych TiO2 może zostać zmodyfikowany 

poprzez domieszkowanie metalami przejściowymi lub fotoosadzanie ich nanocząstek, np. 

platyny, na powierzchni fotokatalizatora. Taka modyfikacja pozwala na ograniczenie 

rekombinacji dziura-elektron [93]. Domieszkowanie zarówno jonami Pt4+ jak i jonami V+5 i 

Mo+6 [94] pozwoliło także na fotodegradację SMX w świetle widzialnym, co jest istotne dla 

potencjalnych aplikacji. 

 Układy oparte na TiO2 zostały także wykorzystane w prototypowych reaktorach 

mogących znaleźć zastosowanie w doczyszczaniu odcieków z oczyszczalni. Prototypowe 
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reaktory okazały się wydajnie redukować mieszaniny związków farmaceutycznych, w tym 

SMX,  w stężeniach 100 g/ml, zarówno przy zastosowaniu układu zawierającego tylko TiO2 

immobilizowanego na szklanych kulkach [95], jak i TiO2 z dodatkiem H2O2 [96]. Warto mieć 

jednak na względzie fakt, że odcieki z oczyszczalni ścieków mogą zawierać związki 

przeszkadzające w fotodegradacji SMX. Jak zostało opisane przez Carbonaro et al. 

zastosowanie odcieku zamiast buforu powodowało spadek aktywności reaktora, 

prawdopodobnie w związku z obecnymi w nim związkami mogącymi zmiatać rodniki 

hydroksylowe [97]. 

 Stosowanie TiO2 niesie ryzyko zanieczyszczenia fotokatalizatora przez produkty 

fotodegradacji SMX, które może obniżyć jego fotoaktywność. Proponowane rozwiązanie tego 

problemu to kalcynacja fotokatalizatorów w odpowiedniej temperaturze lub naświetlanie 

światłem UV w obecności H2O2. Metody te pozwalają usunąć zaadsorbowane na TiO2 

związki organiczne bez istotnej zmiany struktury powierzchni fotokatalizatora [98]. 

2.7. Fotodegradacja roksytromycyny z wykorzystaniem 
heterogenicznej fotokatalizy z zastosowaniem TiO2 

 

 

Rysunek 9. Wzór strukturalny roksytromycyny. 

 
Roksytromycyna (ROX) jest antybiotykiem z grupy makrolidów o strukturze 

zawierającej pierścień laktonowy (Rysunek 9). Jego działanie antybakteryjne opiera się na 

hamowaniu syntezy białek poprzez wiązanie się z rybosomami bakteryjnymi. ROX nie jest 

antybiotykiem tak powszechnie stosowanym jak SMX i występuje w ściekach jak i w 

systemach wodnych w znacznie mniejszych stężeniach. Obecność ROX została potwierdzona 

w ściekach krajów takich jak Chiny (67 do 260 ng/L) [99], Niemcy (99 ng/L) [100], Tajlandia 

(2,3 do 9 ng/L) [101] oraz Australia (od 200 do 220 ng/L) [102]. Obecność ROX została także 

stwierdzona w wodach powierzchniowych, do których przedostaje się w wyniku 
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niekompletnego procesu biologicznego oczyszczania, w Japonii (28 ng/L) [103], Chinach (70 

ng/L) [104], Korei Południowej (13,6 ng/L) [105] oraz Kanadzie (5 do 66 ng/L) [106]. 

Antybiotyk ten wykryty w rzece Han w Korei Południowej w stężeniu 13,6 ng/L razem z 

trimetoprimem (107,7 ng/L) i chloramfenikolem (31,3 ng/L) nie powodował toksyczności 

ostrej w stosunku do organizmów takich jak rozwielitka wielka i bakterie z rodziny 

przecinkowców [105]. Toksyczność pojawiała się dopiero przy dużo wyższych stężeniach 

rzędu mg/L. Niestety brak jest badań odnoszących się do chronicznej ekspozycji na ten 

antybiotyk oraz jego długofalowego wpływu na środowisko. Istnieją natomiast publikacje 

opisujące obecność genów oporności na makrolidy w osadzie czynnym, która może być 

spowodowana obecnością leków lub poziomym transferem genu od bakterii uodpornionych 

[107]. Do tej pory zostały przeprowadzone tylko jedne badania nad możliwością 

zastosowania fotokatalizy TiO2 do degradacji ROX. Badania opierały się na zastosowaniu 

pływających cenosfer pokrytych TiO2 oraz poli-o-fenylenodiaminą. Fotokatalizator pozwolił 

na 60% degradację ROX o stężeniu 1,5 g/L [108]. Nie zostały jednak zbadane produkty 

reakcji oraz ich właściwości antybakteryjne. Metodą, którą najłatwiej można odnieść do 

fotokatalizowanej degradacji z użyciem TiO2 jest ozonowanie, w którym rodniki 

hydroksylowe są także odpowiedzialne za reakcje utleniania. W przypadku zastosowania tej 

metody do degradacji ROX uzyskano różne produkty hydroksylacji [109]. Badania 

mikrobiologiczne nad obniżeniem toksyczności ROX za pomocą tej metody pozwoliły 

stwierdzić osłabienie właściwości antybakteryjnych ROX [110]. 

3. Mikrocystyny (MC) 
Kolejnym po farmaceutykach zanieczyszczeniem biologicznie czynnym są metabolity 

niektórych mikroorganizmów. Jedną z najbardziej licznych klas mikroorganizmów 

produkujących związki toksyczne są sinice. Są to prokariotyczne organizmy należące do typu 

bakterii posiadające zdolność do fotosyntezy. Fotoaktywność sinic warunkowana jest głównie 

obecnością chlorofilu a (zielony), fikocyjaniny, allofikocyjaniny (niebieski) lub fikoerytryny 

(czerwony). Sinice są bardzo istotne dla całego ekosystemu. Zasiedlają one prawie całą 

Ziemię dzięki wyjątkowym właściwościom adaptacyjnym pozwalającym im przetrwać nawet 

w ekstremalnych warunkach. Są one odpowiedzialne za produkcję tlenu w procesie 

fotosyntezy oraz wiązanie azotu cząsteczkowego. Procesy te są wyjątkowo ważne w 

oceanach, gdzie sinice są głównymi producentami biomasy [111]. Obserwuje się także coraz 

większe zainteresowanie sinicami związane z możliwością ich zastosowania do biosyntezy 

antybiotyków, leków przeciwnowotworowych, a także środków przeciwgrzybicznych oraz 

antywirusowych [112]. Mimo pozytywnej roli sinic i ich mnogich zastosowań w przemyśle, 
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ich niekontrolowane zakwity w naturalnych zbiornikach wodnych mogą stanowić poważny 

problem, co związane jest bezpośrednio z produkowanymi przez nie toksynami. 

W zależności od rodzaju, sinice mogą biosyntezować toksyny zwane cyjanotoksynami 

lub być całkowicie nieszkodliwe. Cyjanotoksyny, ze względu na działanie, można podzielić 

na 4 różne klasy: neurotoksyny, cytotoksyny, endotoksyny oraz hepatotoksyny. W 

przeciwieństwie do antybiotyków, toksyny z każdej z tych klas w niskich stężeniach rzędu 

g/L, mogą powodować toksyczność ostrą u wyższych organizmów powodując 

nieodwracalne zmiany w organizmie lub nawet śmierć. Do neurotoksyn zaliczana jest m. in. 

anatoksyna-a. Związek ten jest alkaloidem, który wiąże się z receptorami acetylocholinowymi 

powodując postsynaptyczną depolaryzację. Anatoksyna-a nie jest rozkładana przez 

acetylocholinoestraze, co prowadzi do trwałego porażenia mięśni. Gdy porażenie to obejmie 

mięśnie oddechowe śmierć może nastąpić poprzez uduszenie (u myszy LD50 = 250 g/kg m.c. 

i.p.) [113] Najpowszechniejszą z cytotoksyn jest cylindrospermopsyna, alkaloid powodujący 

u zwierząt kręgowych uszkodzenia wielonarządowe m.in. nerek, płuc, śledziony, wątroby 

oraz jelit (u myszy LD50 = 2100 g/kg m.c. i.p.). Działanie to wynika z efektywnego 

blokowania przez toksynę syntezy białek. Co więcej, cylindrospermopsyna może działać 

genotoksycznie powodując uszkodzenia chromosomów oraz zerwanie nici DNA [114]. 

Endotoksyny, czyli związki będące składnikami zewnętrznej błony komórkowej sinic, są 

najmniej toksyczną z klas toksyn przez nie produkowanych. Ekspozycja na nie może 

powodować wysypki i podrażnienia skóry oraz stany zapalne układu pokarmowego. Związki 

te mogą także wykazywać działanie rakotwórcze [115]. Ostatnia klasa cyjanotoksyn to 

hepatotoksyny, które są najczęściej wskazywane, jako przyczyna zatrucia podczas ekspozycji 

zwierząt lub ludzi na zakwity sinic. Mechanizm ich działania obejmuje głównie wiązanie z 

fosfatazami w komórkach wątroby, co prowadzi do nadmiernej fosforylacji znajdujących się 

w nich białek. Wynikiem tego mechanizmu jest także zaburzenie struktury cytoszkieletu, 

które może spowodować krwotok wewnątrzwątrobowy. Hepatotoksyny są także 

genotoksyczne, gdyż mogą generować reaktywne formy tlenu prowadząc do stresu 

oksydacyjnego, prowadzącego do uszkodzenia mitochondriów lub nawet zerwania nici DNA 

[116]. Najpowszechniej występującą hepatotoksyną, która została wykorzystana podczas 

badań prowadzonych w ramach doktoratu, jest mikrocystyna-LR (MC-LR). 
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Rysunek 10. Wzór strukturalny MC-LR z zaznaczonym ugrupowaniem ADDA. 

 

MC-LR jest nierybosomalnym heptapeptydem należącym do grupy ok. 85 związków 

zwanych mikrocystynami (Rysunek 10). Związki te wykazują różne stopnie toksyczności w 

zależności od struktury. MC-LR jest najbardziej toksyczną poznaną mikrocystyną (u myszy 

LD50 = 50 g/kg m.c. i.p., 10,9 mg/kg m.c. p.o.) [117]. Za toksyczność MC-LR 

odpowiedzialne jest ugrupowanie kwasu 3-amino-9-metoksy-2,6,8-trimetylo-10-fenylo-

4(E),6(E)-dekadienowego (ADDA) w konfiguracji 4(E),6(E) [118]. Zmiany strukturalne w 

obrębie tej grupy, nawet tak niewielkie jak izomeryzacja, powodują spadek lub całkowity 

zanik toksyczności molekuły [119]. MC-LR jest wydzielana z komórek sinic podczas ich 

rozpadu przedostając się do naturalnych zbiorników wodnych lub gleb. Ze względu na 

powszechne występowanie sinic na Ziemi, MC-LR stanowi poważny problem w skali 

światowej. 

3.1. Wpływ mikrocystyn na człowieka i środowisko 
Mikrocystyny (MC) mogą mieć także duży wpływ na ekosystem, gdyż mogą 

powodować zatrucia dzikich zwierząt oraz upośledzenie wzrostu roślin. Ten sam mechanizm 

działania w stosunku do zwierząt hodowlanych oraz upraw rolnych może mieć znaczne 

implikacje ekonomiczne. Co więcej, MC przedostając się do środowiska naturalnego lub 

farm, mogą się akumulować w roślinach oraz zwierzętach. Powoduje to przedostawanie się 

ich do produktów spożywczych skąd łatwo mogą one trafić do organizmu człowieka. 

Akumulacja MC w łańcuchu pokarmowym stanowi najpoważniejszą formę narażenia 
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człowieka na zatrucie MC. Pozostałe ścieżki ekspozycji obejmują głównie spożywanie wody 

skażonej przez MC lub wdychanie aerozoli z niej wytworzonych (Rysunek 11) [120]. 

 

 
Rysunek 11. Schemat przedstawiający możliwe ścieżki ekspozycji człowieka na MC [120]. 
 

W wysokich stężeniach MC mogą powodować szybką śmierć poprzez silny krwotok 

wątrobowy. Wiele przypadków ostrego zatrucia MC zostało opisanych głównie na 

przykładzie dzikich zwierząt [121,122,123]. Zwierzęta hodowlane [124] oraz ludzie są dużo 

mniej narażeni na takie efekty w związku z regulacjami obejmującymi hodowlę zwierząt oraz 

wodę pitną. W literaturze można znaleźć jeden poważny przypadek zbiorowego zatrucia 

ludzi, który nastąpił w Brazylii, gdzie do dializy użyto źle oczyszczonej wody zawierającej 

MC-LR. W wyniku tego niedopatrzenia z 121 pacjentów 101 doznało poważnego 

uszkodzenia wątroby, a 50 poniosło śmierć [125]. Jednak ich negatywny wpływ na zdrowie 

jest znaczący nawet w dawkach nie dających bezpośrednich objawów zatrucia poprzez silne 

działanie rakotwórcze. Problem ten został zauważony przez WHO, która wprowadziła limit 

1 g/L MC w wodzie pitnej [126]. Jest to bardzo ważna regulacja, gdyż w literaturze 
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naukowej można znaleźć prace opisujące zwiększenie zachorowalności na nowotwory w 

społeczeństwach narażonych na niskie, nie dające ostrych objawów, stężenia MC 

[127,128,129]. 

3.2. Konwencjonalne metody oczyszczania wód z MC 
MC są związkami stosunkowo trwałymi chemicznie. Nie ulegają przemianom 

chemicznym podczas gotowania, co powoduje, że ten sposób obróbki żywności nimi skażonej 

nie jest w stanie ich efektywnie dezaktywować. Nie ulegają one także fotodegradacji w 

świetle widzialnym i mogą ulegać fotolizie tylko w wyniku działania światła UV [120]. 

Fotodegradacja w świetle widzialnym może być jednak fotosensybilizowana przez barwniki 

obecne w środowisku naturalnym, np. chlorofil lub fikocyjaninę.  

W związku z tak dużą toksycznością i trwałością MC ich obecność w środowisku 

stanowi poważny problem. Przede wszystkim konieczne jest zapobieganie niekontrolowanym 

zakwitom sinic, które są główną przyczyną występowania MC. W przypadku wystąpienia 

zakwitów ważna jest odpowiednia ocena sytuacji oraz edukacja społeczeństwa. Obecność 

sinic w zbiorniku wodnym jest łatwa do stwierdzenia ze względu na obecność 

charakterystycznej zielonej zawiesiny. Ze względu na łatwe do zidentyfikowania wizualnie 

zakwity ważne jest unikanie i zgłaszanie zbiorników, w których one następują. Oczywiście 

obecność sinic nie zawsze oznacza obecność cyjanotoksyn i dopiero po dokładniejszych 

badaniach można stwierdzić czy obecne szczepy je wytwarzają. Jest to jednak podejście 

często stosowane podczas sprawdzania jakości naturalnych zbiorników wodnych m. in. 

kąpielisk, gdyż pozwala na szybkie działanie. Dalsze działania obejmują uprawę 

odpowiedniej roślinności oraz zapobieganie zastojowi wody. Woda zawierająca sinice przed 

trafieniem do oczyszczalni ścieków powinna zostać oczyszczona z biomasy i w miarę 

możliwości poddana wstępnemu oczyszczaniu (np. fotochemicznemu) [117]. 

Mimo stosunkowo dużej trwałości chemicznej MC łatwo poddają się biodegradacji. Już w 

zbiornikach, w których następują zakwity, są one degradowane poprzez inne mikroorganizmy 

do związków nietoksycznych. Podobne procesy są wykorzystywane w konwencjonalnych 

oczyszczalniach ścieków, gdzie wykorzystywany jest osad czynny [120]. Zachodzą one 

znacznie szybciej niż w środowisku naturalnym ze względu na dużo większą różnorodność 

oraz stężenie mikroorganizmów powodując spadek stężenia MC poniżej dopuszczalnych 

norm w przeciągu kilku dni [130]. 
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3.3. Alternatywne metody oczyszczania wody z 
mikrocystyny-LR 

Ze względu na negatywny wpływ MC na środowisko i człowieka pojawia się coraz 

więcej publikacji opisujących alternatywne metody oczyszczania z nich wód. Najbardziej 

wydajną technologią do tej pory jest filtracja z użyciem węgla aktywnego. Pozwala ona łatwo 

zredukować stężenie MC do poziomu poniżej dopuszczalnych norm. Niestety koszty tej 

metody nie pozwalają na zastosowanie jej we wszystkich oczyszczalniach ścieków. Może 

natomiast być z powodzeniem stosowana na przez końcowego użytkownika poprzez 

zainstalowanie filtru w domu. Metodą, która ma coraz większe szanse na wdrożenie na 

szeroką skalę, jest nanofiltracja. Pozwala ona łatwo usunąć MC poprzez zatrzymanie ich na 

porach filtrów przy stosunkowo niskich kosztach eksploatacji systemu. 

Dobrą alternatywę może stanowić także oczyszczanie z użyciem polimerów n-

halaminowych. Ich działanie polega na bromowaniu związków biologicznie aktywnych 

prowadzącym do ich dezaktywacji. Badania przeprowadzone na tych polimerach potwierdziły 

ich skuteczność w oczyszczeniu wody z MC-LR do stężeń mieszczących się w granicach 

norm WHO. 

Kolejną metodą, która jest intensywnie badana, jest fotokataliza, głównie fotokataliza 

półprzewodnikowa z wykorzystaniem TiO2. Pozwala ona na wydajną fotodegradację MC-LR 

do związków nietoksycznych. Metody fotokatalitycznej degradacji MC-LR obejmują także 

wykorzystanie fotogenerowanego tlenu singletowego, jest to jednak metoda dużo słabiej 

zbadana ze względu na mniejszy potencjał oksydacyjny [117]. Metoda ta może jednak 

znaleźć zastosowanie w detoksyfikacji MC-LR, ponieważ prowadzi do modyfikacji 

ugrupowania ADDA, które odpowiedzialne jest za toksyczność całego związku. 

3.4. Fotokatalityczne oczyszczanie wód z MC 
Najczęściej badaną metodą fotokatalitycznego rozkładu MC-LR jest fotokataliza 

półprzewodnikowa z zastosowaniem TiO2 [131]. Proces ten w dużej mierze zależy od rodzaju 

mikrocystyny. Bardziej hydrofobowe odmiany takie jak MC–LW i MC–LF są silniej 

adsorbowane na powierzchni fotokatalizatora, co przyspiesza ich fotodegradację, w 

przeciwieństwie do słabiej adsorbowanych odmian hydrofilowych, takich jak MC-LR i MC–

RR. Fotodegradacja jest także zależna od pH roztworu, którego wartość wpływa zarówno na 

hydrofobowość i ładunek MC oraz ładunek powierzchniowy TiO2 [132]. Głównym 

mediatorem fotodegradacji są fotogenerowane rodniki hydroksylowe, który reagują z 

ugrupowaniem ADDA. Do zajścia reakcji w wodzie potrzebny jest tlen, gdyż MC-LR nie 

może służyć jak efektywny zmiatacz elektronów [133]. Heterogeniczna fotokataliza 
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półprzewodnikowa może działać jeszcze efektywniej w połączeniu z innymi metodami 

oczyszczania wody. Pomyślne próby zostały przeprowadzone dla układu UV/H2O2/TiO2 [134] 

i Fe(VI)/H2O2/TiO2 [135]. Produkty fotodegradacji MC-LR z wykorzystaniem TiO2 są 

nietoksyczne, co zostało potwierdzone poprzez testy hamowania aktywności fosfatazy oraz 

testy biologiczne na krewetkach [136]. Fotokatalizatory oparte na TiO2 mogą być także z 

powodzeniem zmodyfikowane tak, by były aktywne w świetle widzialnym. Układy zbadane 

w tym celu obejmują formy TiO2 domieszkowane atomami azotu [137], azotu i fluoru [138], 

bizmutu [139] i siarki [140]. 

Do fotodegradacji MC może także posłużyć fotogenerowany tlen singletowy. Badań 

nad tą metodą oczyszczania wody jest jednak dużo mniej. Dzieje się tak ze względu na dużo 

mniejszy potencjał oksydacyjny tlenu singletowego niż rodników hydroksylowych. Jednak w 

przypadku MC-LR do pozbawienia jej toksyczności wystarczy modyfikacja ugrupowania 

ADDA [118]. Co więcej, generowanie tlenu singletowego na drodze fotosensybilizacji może 

zachodzić z wykorzystaniem światła widzialnego, czyli proces ten wymaga dużo mniejszego 

nakładu energii niż półprzewodnikowa fotokataliza heterogeniczna. Jedynym problemem w 

takich układach jest oddzielenie fotosensybilizatora, który przeważnie ma formę 

rozpuszczalnego barwnika, od mieszaniny reakcyjnej. Problem ten można rozwiązać przez 

jego immobilizację na stałym podłożu [48]. Takie rozwiązanie może pozwolić także na 

adsorpcję MC-LR i zmniejszenie odległości jej cząsteczek od cząsteczek fotosensybilizatora. 

Podobny efekt został zaobserwowany w modelowym układzie, w którym MC-LR była 

fotodegradowana za pomocą rozpuszczonej materii organicznej, która w niskich pH 

adsorbowała MC-LR przyspieszając reakcję głównie na drodze przeniesienia energii oraz, w 

mniejszym stopniu, fotosensybilizacji tlenu singletowego [141]. Do degradacji MC-LR został 

także wykorzystany tlen singletowy fotosensybilizowany przez fikocyjaniny [142], róż 

bengalski [143] oraz ftalocyjaniny [144]. Proces ten może jednak zostać znaczniej 

przyspieszony przez połączenie adsorpcji z procesami fotokatalitycznymi.  
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I. Pływający fotokatalizator oparty na TiO2 do fotodegradacji 
sulfametoksazolu 

1. Szczegóły eksperymentalne 

1.1. Odczynniki zastosowane w badaniach 
Izopropoksylan tytanu (IV) (TIP) 97% - Sigma-Aldrich 

Kwas fosforowy, ACS reagent 85% H3PO4 - Sigma-Aldrich 

Fenol cz. d. a. - POCh 

Metanol HPLC – POCh 

Acetonitryl HPLC - POCh 

Kwas siarkowy 95% - POCh 

Dichromian potasu 99% - POCh 

Perlit ekspandowany (EP) zawierający 1–5% Fe2O3 został dostarczony przez Zakłady 

Górniczo-Metalowe Zębiec w Zębcu 

Sulfametoksazol standard analityczny - Sigma-Aldrich 

Kwas solny cz.d.a. - POCh 

Chlorek potasu cz.d.a. - POCh 

Węglan sodu cz.d.a. - POCh 

Wodorowęglan sodu cz.d.a. - POCh 

Izopropanol cz.d.a. - POCh 

Kwas octowy cz.d.a. - POCh 

Tlen 5.0 o czystości 99,999% 

We wszystkich eksperymentach używana była woda dejonizowana 

1.2. Synteza fotokatalizatorów 
Ekspandowany perlit (EP) został przesiany przez sito o wielkości oczek 40 mesh w 

celu ujednorodnienia materiału. Następnie EP został umieszczony w 2 L zlewce z wodą i 

pozostawiony na 12 h w celu oddzielenia pływających ziaren, które następnie zostały 

osuszone w 333 K przez 24h. TiO2 został naniesiony na ziarna EP poprzez hydrolizę 

izopropoksylanu tytanu (IV) (TIP) w obecności EP. Pierwszy etap nanoszenia polegał na 

dwugodzinnym suszeniu EP pod próżnią w 373 K. Następnie do 8 g EP dodano 75 ml TIP i 

pozostawiono na 15 min. Proces ten odbył się w obojętnej atmosferze uzyskanej poprzez 

przedmuchiwanie układu argonem. Następnie do energicznie wytrząsanej mieszaniny (nie 

zastosowano mieszadła magnetycznego, gdyż mogło ono spowodować ucieranie perlitu i 
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zniszczenie struktury bąbelkowej odpowiedzialnej za dużą wyporność materiału) dodano 

kroplami wodę dejonizowaną. Po zakończeniu hydrolizy ziarna perlitu pokryte TiO2 (EP-

TiO2) zostały oddzielone od mieszaniny reakcyjnej za pomocą sita (40 mesh) i przemyte 

wodą dejonizowaną. Tuż po hydrolizie ziarna były częściowo zlepione, ale dało się je łatwo 

rozdzielić, przy użyciu bagietki szklanej, podczas przemywania na sicie. Trzy próbki o wadze 

2 gramów zostały poddane dwugodzinnemu suszeniu w temperaturze 353 K, a następnie 

kalcynowane kolejno w temperaturze 573, 773 i 973 K. Próbkom wygrzanym w kolejnych 

temperaturach nadano skróty EP-TiO2-573, EP-TiO2-773 oraz EP-TiO2-973. Po kalcynacji 

próbki zostały ponownie przemyte na sicie w celu usunięcia TiO2 oddzielonego od ziaren 

podczas kalcynacji oraz osuszone.  

1.3. Badania nad strukturą i właściwościami pływających 
fotokatalizatorów 

Fotokatalizatory zostały poddane kompleksowym badaniom strukturalnym. Do części 

badań zostały one zmielone w agatowym tyglu, gdyż wymagały tego warunki 

eksperymentalne. 

1.3.1. Badania za pomocą skaningowego mikroskopu 
elektronowego (SEM) z przystawką do spektroskopii 
dyspersji energii promieniowania rentgenowskiego (EDS) 

Do analiz SEM otrzymanych fotokatalizatorów wykorzystany został mikroskop 

Hitachi S-4700 z przystawką do pomiarów EDS Noran Vantage. Metoda ta została 

wykorzystana do zbadania morfologii i składu chemicznego fotokatalizatorów. Procentowa 

zawartość TiO2 zdeponowanego na perlicie została wykonana poprzez pomiar EDS 

zmielonych fotokatalizatorów. Wszystkie próbki zostały przygotowane do pomiaru poprzez 

naniesienie ich na taśmę węglową oraz napylenie węgla na ich powierzchnię. 

1.3.2. Rentgenowska dyfraktometria proszkowa (PXRD) 
Do analizy PXRD wykorzystany został dyfraktometr proszkowy X’PERT PRO. Za 

pomocą tej techniki określona została odmiana polimorficzna TiO2 powstałego podczas 

kalcynacji. 

1.3.3. Odbiciowa spektroskopia UV-Vis 
Widma odbiciowe zmielonych fotokatalizatorów zostały zmierzone za pomocą 

spektrometru Ocean Optics USB2G5726 wyposażonego w lampę AvaLight-DHS oraz sferę 

integrującą. Szerokość pasma wzbronionego TiO2 została wyznaczona na podstawie widm 
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przy użyciu wykresu Tauca. 

1.3.4. Spektroskopia IR oraz Ramana 
Widma IR zmielonych fotokatalizatorów zostały zmierzone za pomocą spektrometru 

FT-IR Varian 670 pracującego w trybie osłabionego całkowitego odbicia wyposażonego w 

germanowy kryształ pomiarowy. Widma Ramana zmielonych fotokatalizatorów zostały 

zmierzone za pomocą spektrometru Bruker FT wyposażonego w laser o maksimum emisji 

1064 nm oraz detektor germanowy. 

1.3.5. Spektroskopia UV-Vis 
Wszystkie widma UV-Vis zostały zmierzone przy pomocy spektrofotometru Varian 

Cary 50. 

1.3.6. Pomiary powierzchni właściwej fotokatalizatorów 
Powierzchnia właściwa została wyznaczona poprzez adsorpcję azotu na powierzchni 

fotokatalizatorów w trybie przepływowym zgodnie z metodą BET przy użyciu aparatury 

Quantasorb. Przed pomiarem próbki były wygrzewane przez 2 h w 473 K. 

Średni rozmiar ziaren TiO2 został obliczony ze stosunku powierzchni właściwej do 

objętości zdeponowanego TiO2 (ang. Volume/Surface diameter): 

S
Vd


6

  (1) 

gdzie: d – średnica, S – powierzchnia właściwa wyliczona z pomiaru BET, V – obliczona 

objętość materiału. 

Założono, że EP został całkowicie pokryty przez TiO2, więc wpływ powierzchni EP na 

wyniki pomiaru został zaniedbany. Gęstości amorficznego TiO2, anatazu i rutylu 

wykorzystaną do obliczeń uzyskano z publikacji [145]. W związku z podobną gęstością 

anatazu i amorficznego TiO2 do obliczeń dla fotokatalizatorów EP-TiO2-573 oraz EP-TiO2-

773 (w próbkach nie udało się ustalić procentowego udziału tych dwóch faz) użyto gęstości 

anatazu. Dla próbki EP-TiO2-973 wyliczono średnią ważoną zgodnie z procentowym 

udziałem faz rutylu i anatazu. 

1.4. Badania właściwości fotokatalitycznych otrzymanych 
materiałów 

Eksperymenty fotokatalitycznego rozkładu modelowych zanieczyszczeń zostały 

przeprowadzone w fotoreaktorze Rayonet. Do naświetlań użyto sześciu ośmiowatowych lamp 

emitujących światło polichromatyczne z zakresu 316-400 nm z maksimum emisji w 350 nm 
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lub z zakresu 281-400 nm z maksimum emisji w 300 nm. Wszystkie naświetlania prowadzone 

były w zlewkach kwarcowych. Każdorazowo mieszanina reakcyjna była natleniana przez pół 

godziny przed i podczas trwania naświetlania. Dodatkowe badania nad aktywnością 

fotokatalizatorów w świetle widzialnym zostały wykonane z użyciem 500 W lampy 

ksenonowej wyposażonej w filtr odcinający  > 380 nm. Mieszaniny reakcyjne nie były 

mieszane z użyciem mieszadła magnetycznego, aby uniknąć zmielenia fotokatalizatorów. 

Efekt mieszania został uzyskany poprzez intensywne natlenianie. Wszystkie naświetlone 

próbki zostały odwirowane przy 18000 rpm w celu usunięcia cząstek TiO2, które mogły 

oderwać się od powierzchni EP. 

1.4.1. Oznaczanie stężenia zanieczyszczeń 
Stężenia zanieczyszczeń zostały oznaczone przy pomocy wysokosprawnej 

chromatografii cieczowej (HPLC) z detekcją UV-Vis (HPLC-DAD) w trybie izoktratycznym. 

Aparatura pomiarowa składała się z pompy Waters 515, detektora diodowego Waters 2996 

Photodiode Array, autosamplera Waters 717plus oraz kolumny Waters Symmetry C18, 5 m, 

3,9150 mm. Kolumna utrzymywana była w temperaturze 25°C. Dla każdego 

zanieczyszczenia skład eluentu oraz długość fali przy której prowadzono detekcję zostały 

dobrane indywidualnie (Tabela 1). Dla wszystkich analiz szybkość przepływu była stała i 

wynosiła 0,7 ml/min. 

 

Tabela 1. Skład eluentu oraz długość fali detekcji dla poszczególnych modelowych 

zanieczyszczeń. 

Zanieczyszczenie Skład eluentu Długosć fali detekcji [nm] 

Fenol 1% H3PO4:metanol (50:50 v/v) 270 

Sulfametoksazol aAcetonitryl:woda (35:65 v/v) 
bAcetonitryl: 1% kwas octowy (35:65 v/v) 

270 

a eluent użyty do próbek naświetlanych w pH = 1 oraz pH = 5,1 
b eluent użyty do próbek naświetlanych w pH = 10 

1.4.2. Identyfikacja produktów fotodegradacji 
Produkty fotodegradacji zostały zidentyfikowane przy użyciu ultrasprawnego 

chromatografu cieczowego (UPLC) wyposażonego w tandemowy detektor masowy (UPLC-

MS/MS) w trybie gradientowym. Aparatura pomiarowa składała się z chromatografu Waters 

ACQUITY UPLC, detektora masowego Waters TQD (jonizacja przez elektrorozpylanie - 

kwadrupolowy analizator masy), detektora DAD Waters eλ PDA oraz kolumny Acquity 
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UPLC BEH C18 1,7 m, 2,1x100 mm wyposażonej w prekolumnę Acquity UPLC BEH C18 

VanGuard 1,7 µm, 2,1x5 mm. Temperatura kolumny była utrzymywana na poziomie 40°C, 

stężenie eluentu A zmieniano od 95% do 0% przez 10 minut przy przepływie 0,3 ml/min. 

Skład eluentu A: kwas mrówkowy/woda (0,1%, v/v), skład eluentu B: kwas 

mrówkowy/acetonitryl (0,1%, v/v). Widma zmierzone za pomocą detektora PDA zostały 

uzyskane z rozdzielczością 1,2 nm i częstotliwością próbkowania 20 punktów/s w zakresie 

200 do 700 nm. Ustawienia detektora MS były następujące: temperatura źródła 150°C, 

temperatura desolwatacji 350°C, szybkość przepływu gazu desolwatacyjnego 600 L/h, 

szybkość przepływu gazu stożka 100 L/h, potencjał kapilary 3,00 kV, potencjał stożka 20 V. 

Do rozpylania i suszenia wykorzystany został azot. Zakres detekcji obejmował m/z od 50 do 

1000 mierzony co 0,5 s. Kolizyjnie indukowana dysocjacja została przeprowadzona z 

użyciem energii 30 eV, wszystkie fragmentacje zostały zanalizowane w źródle. Widma jonów 

zostały uzyskane poprzez skanowanie w zakresie od 50 do 1000 m/z. 

1.4.3. Pomiary chemicznego zapotrzebowania na tlen 
(ChZT) 

Parametr ChZT wyznaczono za pomocą metody chromianowej. W tym celu do próbek 

o objętości 0,5 ml dodano 0,1 ml 0,42 M roztworu dichromianu potasu oraz 0,8 ml kwasu 

siarkowego(IV) o stężeniu 98%. Otrzymane roztwory zostały ogrzane do 140°C, a następnie 

dziesięciokrotnie rozcieńczone. Stężenie jonów Cr6+ zostało oznaczone przy użyciu 

spektrofotometru UV-Vis poprzez pomiar absorbancji przy długości fali równej 350 nm. Dla 

każdej próbki wykonano trzy pomiary. Jako odnośnik została użyta woda dejonizowana. 

1.4.4. Fotodegradacja fenolu 
Do 30 ml roztworu fenolu o stężeniu 0,01 mg/ml dodano 100 mg fotokatalizatorów 

kalcynowanych w różnych temperaturach: EP-TiO2, EP-TiO2-573, EP-TiO2-773 oraz EP-

TiO2-973. Naświetlanie trwało 1 h, a próbki o objętości 1,5 ml były pobierane co 10 min. Do 

naświetlań zostały użyte lampy o maksimum emisji 300 i 350 nm. Te same stężenia i masy 

fotokatalizatorów posłużyły do wyznaczenia adsorpcji fenolu na fotokatalizatorze po 30 min 

natleniania. 

W celu identyfikacji produktów fotoreakcji wykonano osobny eksperyment, w którym 

stężenie fenolu wynosiło 1 mg/ml oraz zostało użyte 300 mg fotokatalizatora EP-TiO2-773, a 

próbki do analizy zostały pobrane po 10 h naświetlania. 

Dodatkowo przeprowadzono eksperyment polegający na wielokrotnym wprowadzaniu 

oraz usuwaniu z mieszaniny reakcyjnej tej samej partii fotokatalizatora EP-TiO2-773 co 30 
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minut. Eksperyment ten miał na celu określenie czy reakcja fotokatalityczna zachodzi 

głównie na TiO2 immobilizowanym na powierzchni EP czy zachodzi także na oderwanych od 

EP cząstkach TiO2. W tym eksperymencie zastosowano 40 ml roztworu fenolu o stężeniu 0,02 

mg/ml, lampy o maksimum emisji 350 nm oraz 100 mg fotokatalizatora EP-TiO2-773. 

1.4.5. Stabilność fotokatalizatora EP-TiO2-773 
Stabilność fotokatalizatora została wyznaczona na dwa sposoby. Po pierwsze 

sprawdzono jak długo fotokatalizator może unosić się na wodzie. W tym celu do 20 ml wody 

w zakręcanej butelce dodano 260,7 mg fotokatalizatora EP-TiO2-773. Mieszanina była 

wytrząsana 4 razy dziennie co 2 godziny. Pływający materiał był oddzielany od zawiesiny za 

pomocą sita, suszony oraz ważony co 2 dni przez 10 dni. Podobny eksperyment został 

wykonany z użyciem EP o masie 270,5 mg. 

Druga metoda badania stabilności dotyczyła możliwości wielokrotnego użycia 

fotokatalizatora EP-TiO2-773 do fotokatalizowanego blaknięcia błękitu metylenowego. W 

tym celu 3 ml mieszaniny roztworu błękitu metylenowego o stężeniu 5,0 mg/ml oraz 11,5 mg 

EP-TiO2-773 było naświetlane przez 30 minut w kuwecie kwarcowej. Stężenie błękitu 

metylenowego było mierzone co 5 minut poprzez pomiary widm UV-Vis. Po naświetlaniu 

roztwór był usuwany z kuwety, a na jego miejsce wprowadzane były następne 3 ml świeżego 

roztworu błękitu metylenowego. W ten sposób wykonane zostało 5 następujących po sobie 

naświetlań. Jako eksperyment kontrolny wykonane zostało naświetlanie roztworu błękitu 

metylenowego bez dodatku fotokatalizatora. 

1.5. Fotodegradacja sulfametoksazolu przy użyciu 
fotokatalizatora EP-TiO2-773 

Do fotodegradacji SMX użyto lamp o maksimum emisji 350 nm. Do każdego 

naświetlania użyto 30 ml roztworu antybiotyku o stężeniu 0,1 mg/ml oraz 100 mg 

fotokatalizatora EP-TiO2-773. Próbki o objętości 1,5 ml były pobierane co 10 minut przez 

pierwszą godzinę, a następnie po 2h.  

Analiza produktów została przeprowadzona dla próbek przygotowanych poprzez 

naświetlanie 30 ml roztworu SMX o stężeniu 0,1 mg/ml w obecności 300 mg EP-TiO2-773 

przez 2 h. 

Dodatkowo przeprowadzone zostały naświetlania SMX w pH = 1 oraz pH = 10. pH 

roztworu zostało dostosowane poprzez zastosowanie, odpowiednio buforu KCl-HCl oraz 

buforu węglanowego o stężeniach 0,1 M. 
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1.5.1. Kinetyka reakcji 
Ponieważ fotokatalizatory pływające otrzymane w toku badań są fotokatalizatorami 

heterogenicznymi, poprawny opis kinetyki reakcji z ich udziałem dostarcza model 

Langmuira-Hinshelwooda: 

KC
Ck

dt
dC r






1
  (2) 

gdzie: C – stężenie substratu, kr – stała szybkości reakcji, K – stała adsorpcji.  

Dla niskiego stężenia substratu człon KC można zaniedbać, a równanie przekształcić w 

uproszczoną formę równania pseudo-pierwszego rzędu: 

tk
C
C

r
0

ln   (3) 

Stężenie modelowych zanieczyszczeń w eksperymentach fotokatalitycznych było 

wystarczająco niskie, aby usprawiedliwić korzystanie z uproszczonego modelu dlatego 

wszystkie stałe szybkości reakcji dla eksperymentów fotokatalitycznych zostały obliczone za 

jego pomocą. 

1.5.2. Mechanizm reakcji 
Mechanizm fotodegradacji zanieczyszczeń został wyznaczony w oparciu o analizę 

produktów oraz stopień adsorpcji zanieczyszczeń na fotokatalizatorze EP-TiO2-773. W celu 

ustalenia czy w procesie uczestniczą rodniki hydroksylowe przeprowadzono naświetlanie 

SMX w 0,5 M roztworze izopropanolu, dobrego zmiatacza rodników hydroksylowych 

(stężenia takie same jak przy badaniach nad kinetyką reakcji). 

Oceniona także została możliwość fotoindukowanego przeniesienia elektronu (PET) 

ze wzbudzonej cząsteczki zanieczyszczenia do pasma przewodnictwa TiO2. W tym celu 

obliczone zostały potencjały oksydacyjne w stanie wzbudzonym (Eox
*) dla fenolu w wodzie 

oraz SMX w roztworach o różnym pH zgodnie z równaniem: 

 

Eox
* = Eox - E0-0/e (3) 

 

gdzie: Eox jest zmierzonym potencjałem utleniania związku (wartości potencjału dla fenolu 

uzyskano z literatury [146] w odniesieniu do elektrody NHE, a dla SMX w różnych pH z 

publikacji [147] w odniesieniu do elektrody Ag/AgCl), E0-0 jest energią przejścia 0-0, a e 

jest elektrycznym ładunkiem elementarnym. Potencjał pasma przewodnictwa został obliczony 

za pomocą równania [148]: 
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ECB = 0,05 – 0,059 · pH (4) 

2. Wyniki i dyskusja 

2.1. Struktura i właściwości pływających fotokatalizatorów 
Do syntezy jako substratu użyto EP dostarczonego przez Zakłady Górniczo-Metalowe 

Zębiec w Zębcu SA. Materiał jest skałą pochodzenia wulkanicznego poddaną obróbce 

termicznej w celu zwiększenia jego objętości. Skład chemiczny EP użytego do syntezy został 

uzyskany z materiałów promocyjnych firmy Zębiec (Tabela 2). 

 

Tabela 2. Skład chemiczny perlitu. 

Składnik Zawartość [%] 

SiO2 65÷75 

Al2O3 10÷18 

K2O + Na2O 6÷9 

MgO + CaO 2÷6 

Fe2O3 1÷5 

 

W wyniku syntezy otrzymano pokryty TiO2 ekspandowany perlit (EP-TiO2). Materiał 

widocznie różnił się od czystego EP większym zmatowieniem powierzchni przez 

pokrywający go półprzewodnik. Materiał nie stracił swojej zdolności do unoszenia się na 

wodzie w związku ze zdeponowanym na nim półprzewodnikiem. Rysunek 12 przedstawia 

zdjęcie EP-TiO2 (A) oraz EP (B) unoszących się na powierzchni wody. 

 

 
Rysunek 12. Zdjęcie przedstawiające (A) EP-TiO2 oraz (B) EP pływające na powierzchni 

wody. 
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Aby uzyskać bardziej dokładny wgląd w strukturę fotokatalizatorów wykonano 

zdjęcia SEM powierzchni EP oraz fotokatalizatorów kalcynowanych w różnych 

temperaturach: EP-TiO2, EP-TiO-773 oraz EP-TiO2-973. Na zdjęciach (Rysunek 13) widać, 

że TiO2 zdeponowany na gładkiej powierzchni perlitu zwiększa jego chropowatość. 

Zdeponowane struktury TiO2 nie są jednolite i składają się zarówno z pojedynczych 

nanocząstek, jak i dużych agregatów, które są także umiejscowione w pęknięciach i porach 

obecnych w strukturze perlitu. Na zdjęciach widać także wyraźny wpływ temperatury 

kalcynacji, zwłaszcza dla temperatury 973 K, która spowodowała spieczenie TiO2 w 

popękaną warstwę pokrywającą perlit (Rysunek 13 D). . 

 

 
Rysunek 13. Zdjęcia SEM powierzchni fotokatalizatorów (A) EP, (B) EP-TiO2, (C) EP-

TiO2-773 oraz (D) EP-TiO2-973. 

 

Dystrybucja TiO2 na powierzchni i wewnątrz rozłupanego ziarna EP-TiO2-773 została 

zmapowana metodą EDS (Rysunek 14). Na wykonanych mapach można zauważyć, że sygnał 

pochodzący od atomów tytanu jest silniejszy na powierzchni ziarna niż w jego wnętrzu. 

Sytuacja wygląda odwrotnie w przypadku sygnału pochodzącego od atomów krzemu, które 

na powierzchni są zasłonięte przez atomy tytanu co przekłada się na słabszy sygnał na 

powierzchni i silniejszy wewnątrz ziarna. 
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Rysunek 14. Zdjęcie SEM rozłupanego ziarna EP-TiO2-773 oraz mapa EDS dla 

pierwiastków krzemu oraz tytanu. 
  

Ilość TiO2 zdeponowanego na powierzchni ekspandowanego perlitu dla 

fotokatalizatorów kalcynowanych w różnych temperaturach została wyznaczona z pomiarów 

EDS i wynosi kolejno 38.81% dla EP-TiO2; 37,21% dla EP-TiO2-573; 39,40% dla EP-TiO2-

773 oraz 37,70% dla EP-TiO2-973 (Tabela 3). Wyniki te świadczą o stabilności 

fotokatalizatorów zwłaszcza w kontekście płukania fotokatalizatora po kalcynacji, podczas 

której TiO2 mógł oderwać się od powierzchni EP.  

 
Rysunek 15. Zależność powierzchni właściwej fotokatalizatorów od temperatury kalcynacji 

(czarna linia). Niebieską linią zaznaczono wartość dla ekspandowanego perlitu (EP), a 

czerwoną dla niekalcynowanego fotokatalizatora (EP-TiO2). 
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Aby dokładniej określić strukturę TiO2 zdeponowanego na powierzchni EP posłużono 

się metodą BET. Dla EP wartość powierzchni właściwej zmierzonej metodą izotermy BET 

wynosi 2,6 m2/g, a dla niekalcynowanego fotokatalizatora EP-TiO2 wynosi ona już 126,1 

m2/g. Dla próbek kalcynowanych zauważono spadek powierzchni właściwej wraz ze 

wzrostem temperatury, które spowodowane jest spiekaniem się ziaren (Rysunek 15). 

 
Rysunek 16. Wpływ temperatury na średnią średnicę ziarna TiO2. Czerwoną linią zaznaczona 

została wartość średnicy dla niekalcynowanego fotokatalizatora (EP-TiO2). 

 

Korzystając z wyników pomiaru powierzchni właściwej obliczono średnie wielkości 

ziaren TiO2, które zwiększają się znacznie wraz ze wzrostem temperatury (Rysunek 16). 

Wyniki te można odnieść do zdjęć SEM fotokatalizatora EP-TiO2-973 (Rysunek 13 D). 

Widać na nich, że TiO2 ma formę spękanej warstwy pokrywającej EP, stąd też jego 

powierzchnia właściwa (2,6 m2/g) jest zbliżona do powierzchni właściwej EP (5,0 m2/g).  

Pomiary PXRD dowodzą, że temperatura ma także wpływ na strukturę 

krystalograficzną TiO2 (Rysunek 17). Na wykresie widać, że fotokatalizator EP-TiO2, który 

nie był kalcynowany, składa się głównie z fazy amorficznej i anatazu, o czym świadczą mało 

intensywne i szerokie refleksy. Wraz ze wzrostem temperatury, dla próbek EP-TiO2-573 oraz 

EP-TiO2-773, refleksy pochodzące od anatazu stają się bardziej intensywne i wąskie, co 

świadczy o coraz większej jego zawartości i wzroście wielkości ziaren. W próbce EP-TiO2-
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973 większość anatazu przechodzi w rutyl a stosunek anatazu do rutylu wynosi 27:73. Warto 

w tym miejscy wspomnieć, że mimo iż anataz jest najbardziej aktywną fotokatalitycznie 

formą TiO2, fazy mieszane rutylu i anatazu mogą wykazywać znacznie większą 

fotoaktywność w związku z przeniesieniem elektronu między nimi. W rezultacie pozwala to 

na osiągnięcie lepszej separacji ładunku dziura-elektron [11,12]. Dyfraktogram 

ekspandowanego perlitu, zawierający szerokie rozmyte pasmo, jest charakterystyczny dla 

próbek amorficznych. 

 

 
Rysunek 17. Dyfraktogramy PXRD próbek EP, EP-TiO2-573, EP-TiO2-773 i EP-TiO2-973. 

 

Analiza widm ramanowskich (Rysunek 18) potwierdza i uzupełnia wcześniejsze 

obserwacje. Za ich pomocą ustalono, że forma krystaliczna anatazu jest obecna w znaczących 

ilościach dla próbek EP-TiO2-773 oraz EP-TiO2-973. Wynika to z obecności pasm przy 145; 

398, 517 oraz 639 cm-1, zaś pasma przy 448 i 610 cm-1 potwierdzają obecność rutylu w 

próbce EP-TiO2-973. 
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Rysunek 18. Widma ramanowskie próbek EP, EP-TiO2, EP-TiO2-573, EP-TiO2-773 oraz 

EP-TiO2-973. Czerwone strzałki wskazują pasma pochodzące od anatazu, a niebieskie od 

rutylu. 

 
Rysunek 19. Widma IR próbek EP, EP-TiO2, EP-TiO2-573, EP-TiO2-773 oraz EP-TiO2-973. 
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Nieobecność pasm przy 910 i 960 cm-1 na widmach IR (Rysunek 19) oraz przy 935-

960 cm-1 i 1100-1110 cm-1 na widmach ramanowskich [149] wskazuje na brak wiązania Ti-O-

Si. Dodatkowo na widmach IR nie ma pasm pochodzących od grup –CH3 oraz C-H nawet dla 

niekalcynowanej próbki EP-TiO2, co oznacza, że pozostałości po prekursorze TIP zostały 

usunięte już na etapie wstępnego płukania EP-TiO2. Z pomiarów tych wynika zatem, że 

chemiczne wiązanie między TiO2 a EP, o ile w ogóle powstaje, ma znikomy wpływ na 

immobilizację TiO2, a główną rolę pełnią w niej wiązania van der Waalsa oraz lokowanie się 

TiO2 w porach i pęknięciach obecnych w strukturze EP (Rysunek 13 C). 

Odbiciowe widma UV-Vis także potwierdzają obecność TiO2 osadzonego na perlicie 

poprzez wyraźną obecność przerwy wzbronionej o wartości ok. 3 eV (Rysunek 20). Przerwy 

energetyczne wyznaczone za pomocą wykresu Tauca dla fotokatalizatorów EP-TiO2 (3.19 

eV), EP-TiO2-573 (3.20 eV) and EP-TiO2-773 (3.18 eV) posiadają zbliżone wartości ze 

względu na taką samą wartość przerwy wzbronionej dla amorficznego TiO2 i anatazu, które 

zostały wcześniej zidentyfikowane jako główne składniki tych próbek. Dla próbki EP-TiO2-

973 (2.91 eV) zaobserwowano efekt batochromowy, który związany jest z obecnością rutylu 

mającego znaczniej mniejszą wartość przerwy wzbronionej. 

 
Rysunek 20. Widma odbiciowe UV-Vis próbek EP, EP-TiO2, EP-TiO2-573, EP-TiO2-773 

oraz EP-TiO2-973. 
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Z obserwacji tych wynika, że otrzymane materiały mogą potencjalnie zostać 

wykorzystane jako fotokatalizatory w bliskim świetle ultrafioletowym, które jest składnikiem 

promieniowania słonecznego. Absorpcja EP, którą także udało się zmierzyć, jest 

spowodowana obecnością w jego strukturze względnie dużej ilości Fe2O3 (1-5%) [150]. 

2.2. Właściwości fotokatalityczne otrzymanych 
fotokatalizatorów 

Aktywność otrzymanych fotokatalizatorów została wyznaczona poprzez badania 

fotokatalitycznego rozkładu fenolu przy zastosowaniu promieniowania polichromatycznego o 

maksimum emisji przy λ = 300 i 350 nm. Stałe szybkości reakcji pseudo-pierwszego rzędu 

zostały przedstawione na Rysunek 21.  

 
Rysunek 21. Stałe szybkości pseudo-pierwszego rzędu dla fotodegradacji fenolu pod 

wpływem światła o maksimum przy długości fali λ = 300 i 350 nm pod nieobecność i w 

obecności otrzymanych fotokatalizatorów i EP. 

 

Szybkość fotolizy fenolu i w obecności i pod nieobecność EP były względnie niskie. 

Świadczy to bezpośrednio o braku fotoaktywności EP. Nieznacznie niższa szybkość reakcji 
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dla reakcji prowadzonej w obecności EP z użyciem promieniowania λ = 350 nm niż w jego 

nieobecności jest spowodowana przez absorpcję promieniowania przez EP co widoczne jest 

na jego widmie odbiciowym UV-Vis (Rysunek 20). Niekalcynowany fotokatalizator EP-TiO2 

jak i fotokatalizatory kalcynowane znacznie przyśpieszały fotodegradację fenolu. Reakcja 

przebiegała szybciej dla mieszanin naświetlanych światłem λ = 300 nm, niż dla naświetlanych 

światłem λ = 350 nm. Energia promieniowania  = 350 nm jest wystarczająca, aby wzbudzić 

fotokatalizator do generowania reaktywnych form tlenu, głównie rodników hydroksylowych 

[151], ale niewystarczająca, aby wzbudzić fenol. Inaczej jest w przypadku promieniowania  

= 300 nm, które oprócz fotokatalizatora może wzbudzić cząsteczki fenolu (Rysunek 22) 

powodując jego fotolizę [152]. 

  
Rysunek 22. Znormalizowane widmo absorpcyjne UV-Vis fenolu o stężeniu 0,01 mg/ml oraz 

znormalizowane widma emisyjne lamp  = 300 nm i  = 350 nm. Zieloną linią oznaczono 

minimalną długość fali promieniowania niezbędną do wzbudzenia elektronu w TiO2 do pasma 

przewodnictwa.. 

 

Potencjał oksydacyjny wzbudzonej cząsteczki fenolu (Eox
* = -3,7 V) jest wystarczająco 

wysoki (różnica 3,2 V) do zajścia przeniesienia elektronu z cząsteczki fenolu do pasma 

przewodnictwa TiO2 (ECB = -0,5 V) [153]. Przeniesienie elektronu ze wzbudzonej cząsteczki 
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fenolu do pasma przewodnictwa TiO2 prowadzi do powstania reaktywnych rodników 

fenoksylowych, które mogą ulegać dalszym reakcjom. W przypadku naświetlań bez 

fotokatalizatora głównym procesem napędzającym fotodegradację fenolu jest fotoliza. 

Ponieważ najlepsze właściwości fotokatalityczne wykazywała próbka EP-TiO2-773, została 

ona wykorzystana do dalszych eksperymentów fotokatalitycznych obejmujących 

identyfikację produktów rozkładu fenolu, badania stabilności oraz badan nad 

fotokatalitycznym rozkładem SMX. 

 Głównymi produktami rozkładu fenolu w obecności najbardziej wydajnego 

fotokatalizatora EP-TiO2-773 zidentyfikowanymi metodą UPLC-MS/MS po 10 godzinach 

naświetlania są p-benzochinon, dihydroksybenzen i kwas 4-hydroksy-2-butenowy. Rysunek 

23 przedstawia uproszczony schemat mechanizmu fotodegradacji fenolu w obecności EP-

TiO2-773 z uwzględnieniem półproduktów. 

 

 

 
 

Dwa pierwsze produkty są wynikiem hydroksylacji pierścienia aromatycznego fenolu 

przez rodniki hydroksylowe, natomiast ostatni powstaje w wyniku reakcji rozerwania 

pierścienia. Obserwacje te są zgodne z wcześniejszymi publikacjami, które dodatkowo 

opisują spadek ChZT, który wskazuje na mineralizację zanieczyszczenia do wody i dwutlenku 

węgla [154]. Badania próbek fenolu naświetlanych w obecności EP-TiO2-773 pokazują, że 

już po godzinie następuje 26% degradacja oraz 10% spadek ChZT. Wyniki te są istotne z 

perspektywy potencjalnych aplikacji materiału, gdyż ChZT jest jednym z głównych 

parametrów stosowanych do określania składu ścieku.  

Stałe szybkości reakcji fotokatalizowanych przez EP-TiO2, EP-TiO2-573 oraz EP-

TiO2-973 są znacznie niższe niż dla EP-TiO2-773. Ta obserwacja może zostać wytłumaczona 

istnieniem efektów zarówno zwiększających jak i zmniejszających fotokatalityczną 

wydajność otrzymanych materiałów. Z jednej strony powierzchnia właściwa materiału spada 

wraz ze wzrostem temperatury kalcynacji redukując powierzchnię zdolną do generowania 

reaktywnych form tlenu, redukując tym samym aktywność fotokatalityczną. Z drugiej strony 

O H 

h  TiO 2 

O 

O 

O H 

O H + 
h  TiO 2 

O H 

O 
O H h  TiO 2 

CO 2 H 2 O + 

Rysunek 23. Uproszczony schemat mechanizmu fotodegradacji fenolu w obecności EP-TiO2-773 

naświetlanego promieniowaniem  = 350 nm. 
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efekty kalcynacji takie jak 1) zwiększenie ilości krystalicznej fazy anatazu w próbkach EP-

TiO2-573, EP-TiO2-773 oraz EP-TiO2-973 2) współistnienie faz anatazu oraz rutylu 

pozwalające na wydajniejszą separację dziur i elektronów spowodowane jednokierunkowym 

przeniesieniem elektronu pomiędzy fazami [11,12] powodują zwiększenie fotokatalitycznej 

aktywności otrzymanych materiałów. W wyniku jednoczesnego występowania tych efektów 

optymalna temperatura kalcynacji wynosi 773 K. 

 Badania adsorpcji fenolu na otrzymanych fotokatalizatorach dowodzą, że fenol 

adsorbuje się na ich powierzchni w ilościach znikomych. 

 Podczas badań zauważono, że fotokatalizatory po naświetlaniach tracą ok. 5% swojej 

masy. Jest to przypuszczalnie związane z odrywaniem się cząstek TiO2 od powierzchni 

fotokatalizatora. W związku z tym sprawdzono eksperymentalnie, czy ubytek masy może 

mieć wpływ na fotoaktywność w przypadku EP-TiO2-773. Rysunek 24 przedstawia wykres 

obrazujący spadek stężenia fenolu naświetlanego promieniowaniem  = 350 nm w obecności 

i pod nieobecność EP-TiO2-773 (fotokatalizator był usuwany sitem ze środowiska reakcji 

oraz zawracany). Na wykresie widać, że reakcja zachodzi w obecności EP-TiO2-773, a pod 

jego nieobecność jest bardzo wolna. Z tych wyników można wywnioskować, że wkład TiO2 

oderwanego od powierzchni fotokatalizatora w utlenianie fenolu jest znikomy i większość 

procesów fotodegradacji zachodzi na powierzchni fotokatalizatora. 

 
Rysunek 24. Fotodegradacja fenolu w obecności i pod nieobecność EP-TiO2-773 przy użyciu 

promieniowania λ = 350 nm. 

 



68 
 

Stabilność fotokatalizatorów została w dalszym stopniu przetestowana poprzez 

fotokatalizowane blaknięcie błękitu metylenowego (Rysunek 25). Stałe szybkości reakcji dla 

pięciu kolejnych naświetlań z wykorzystaniem tej samej naważki fotokatalizatora zostały 

wyznaczone przy użyciu modelu Langmuira-Hinshelwooda i wynosiły kolejno 0,006; 0,057; 

0,061; 0,059; 0,055 i 0,049 min-1. Aktywność fotokatalizatora w niewielkim stopniu spada, 

przypuszczalnie w związku z zanieczyszczeniem jego powierzchni. Wyniki te świadczą o 

wysokiej stabilności fotokatalizatora EP-TiO2-773 oraz możliwości wielokrotnego 

stosowania tego materiału.  

 
Rysunek 25. Fotoblaknięcie błękitu metylenowego podczas pięciu kolejnych naświetlań z 

użyciem tej samej naważki EP-TiO2-773. Na czerwono zaznaczona jest absorbancja próbki 

naświetlanej bez fotokatalizatora. Wykorzystano lampy o maksimum emisji 350 nm. 

 

Mając na względzie praktyczne zastosowanie materiału do fotokatalizowanego 

oczyszczania wody, niezbędne było sprawdzenie, w jakim stopniu TiO2 zdeponowany na 

powierzchni perlitu wpływa na jego zdolność do unoszenia się na wodzie. Rysunek 26 

obrazuje zależność wielkości frakcji materiału pływającego od czasu dla EP i fotokatalizatora 

EP-TiO2-773. Wyraźne jest zmniejszenie frakcji pływającej fotokatalizatora pod wpływem 

TiO2 osadzonego na jego powierzchni - ilość materiału pływającego po 10 dniach dla EP 
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wynosiła 74%, a dla EP-TiO2-773 29%. 

  
Rysunek 26. Zależność masy frakcji unoszącej się na powierzchni wody od czasu dla EP i 

EP-TiO2-773. 

 

Otrzymane wyniki sugerują, że materiał może potencjalnie zostać wykorzystany do 

fotokatalitycznego doczyszczania wody z użyciem światła UV, w tym światła słonecznego. 
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Tabela 3. Właściwości fizykochemiczne i fotokatalityczne fotokatalizatorów EP, EP-TiO2, EP-TiO2-573, EP-TiO2-773 i EP-TiO2-973. 

Parametr Brak fotokatalizatora EP EP-TiO2 EP-TiO2-573 EP-TiO2-773 EP-TiO2-973 

Temperatura kalcynacji (K) - - - 573 773 973 

SBET (m2/g) - 2.6 126.1 79.3 37.9 5.0 

Średnia średnica ziarna TiO2 obliczona ze stosunku 

objętość/średnica (nm) 
- - 12.5 20.0 41.8 290.8 

Stała szybkości fotodegradacji fenolu przy 350 nm 

(10-3 min-1) 
0.72 0.05 7.81 5.65 15.69 5.89 

Stała szybkości fotodegradacji fenolu przy 300 nm 

(10-3 min-1) 
2.77 3.05 10.72 11.11 21.17 15.12 

Przerwa energetyczna (eV) - - 3.19 3.20 3.18 2.91 

Przerwa energetyczna (nm) - - 389.7 388.6 390.2 426.6 

Zawartość TiO2 (% wg.)  - 0.00 38.81 37.21 39.40 37.70 
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2.3. Fotokatalityczny rozkład sulfametoksazolu 
Najbardziej wydajny fotokatalizator tj. EP-TiO2-773, został wykorzystany do badania 

fotodegradacji sulfametoksazolu w różnych pH. 

2.3.1. Struktura i właściwości spektralne 
sulfametoksazolu w różnych pH 

W zależności od zakresu pH SMX może występować w różnych formach: kationowej, 

neutralnej oraz anionowej (Rysunek 27). 

 

 

 

Rysunek 27. Struktura SMX w różnych pH [155]. 

 

Na Rysunek 28 przedstawione zostały widma absorpcyjne UV-Vis SMX w różnych 

pH, odbiciowe widmo UV-Vis fotokatalizatora EP-TiO2-773 oraz widma emisyjne lamp  = 

350 nm.  

 

 

Rysunek 28. Widma absorpcyjne SMX (c=0,1 mg/ml) w pH 1; 5,1 oraz 10, widmo odbiciowe 

UV-Vis fotokatalizatora EP-TiO2-773 oraz widmo emisyjne lamp  = 350 nm użytych do 

naświetlania. Wszystkie widma zostały znormalizowane. 
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Dla każdego roztworu pH zostało ustalone tak, aby zapewnić występowanie głównie 

jednej formy SMX. Widmo absorpcyjne SMX charakteryzuje się intensywnym maksimum 

przy ok. 260 nm, które pochodzi od przejść elektronowych → * [156]. Wraz ze spadkiem 

pH następuje przesunięcie batochromowe pasma. Efekt ten jest jednak niewielki i tylko 

nieznacznie wpływa na absorpcję promieniowania użytych lamp przez związek. Analiza 

widm pozwala stwierdzić, że większość promieniowania użytego do naświetlań może zostać 

wydajnie zaabsorbowana przez fotokatalizator, a jedynie w znikomym stopniu przez SMX. 

 

 

Rysunek 29. Adsorpcja SMX na powierzchni fotokatalizatora EP-TiO2-773 w pH 1; 5,1 i 10 

oraz w 0,5 M izopropanolu. 

 

SMX ulega adsorpcji na powierzchni EP-TiO2-773 w różnym stopniu w zależności od 

użytego medium (Rysunek 29). Najwyższa wartość adsorpcji, 9.2·10-4 mg/mg EP-TiO2-773 

(3.1 wt%), została zaobserwowana w pH = 5,1, niższa, 7.3·10-4 mg/mg EP-TiO2-773 

(2.4 wt%), w pH = 1 oraz najniższa, 3.6·10-4 mg/mg EP-TiO2-773 (1.2 wt%), w pH = 10. 

Zależność adsorpcji SMX od pH mogą zostać wyjaśnione biorąc pod uwagę wpływ na ten 

parametr ładunku zarówno antybiotyku jak i powierzchni EP-TiO2-773. Wraz ze zmianą pH 

zmienia się ładunek powierzchni TiO2. Dla anatazu, który jest główną fazą krystaliczną 

fotokatalizatora EP-TiO2-773, średnia wartość punktu ładunku zerowego, czyli wartość pH 
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przy której powierzchnia nie posiada ładunku wynosi 5,9 [157]. Przy wyższych pH ładunek 

powierzchni anatazu jest ujemny, zaś dla niższych dodatni. Wysoka adsorpcja przy pH = 5,1 

wynika z braku ładunku cząsteczek SMX oraz dodatniego ładunku powierzchni 

fotokatalizatora. W takich warunkach nie ma oddziaływań kulombowskich (ani 

odpychających ani przyciągających. Dla pH = 1 oraz pH = 10 zarówno powierzchnia jak i 

molekuła mają jednoimienny ładunek, co powoduje odpychanie kulombowskie 

przeciwdziałające adsorpcji. Dodatek izopropanolu, powoduje wzrost hydrofobowości 

rozpuszczalnika, znacząco zmniejszając ilość zaadsorbowanego antybiotyku do wartości 

2.1·10-4 mg/mg EP-TiO2-773 (0.7 w%), co potwierdza fakt, że oddziaływania hydrofobowe 

pomiędzy powierzchnią EP-TiO2-773, a SMX pełnią istotną rolę w procesie adsorpcji SMX. 

2.3.2. Fotodegradacja sulfametoksazolu przy użyciu 
fotokatalizatora EP-TiO2-773 

SMX naświetlany promieniowaniem  = 350 nm w obecności EP-TiO2-773 ulegał 

degradacji z różną szybkością w zależności od pH. We wszystkich pH fotokatalizator 

przyśpieszał reakcję w stosunku do odpowiednich układów nie zawierających fotokatalizatora 

(Rysunek 30). 

 

 

Rysunek 30. Stałe szybkości pseudo-pierwszego rzędu dla fotodegradacji SMX pod 

wpływem światła o maksimum λ = 350 nm pod nieobecność i w obecności fotokatalizatora 

EP-TiO2-773. 
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Rysunek 31. Chromatogramy HPLC przed i po 120 minutach naświetlania dla układu EP-

TiO2-773 + SMX w pH (A) 1; (B) 5,1 i (C) 10. Stężenia wyjściowe wynosiły 0,1 mg/ml 

SMX; 3,33 mg/ml EP-TiO2-773. 
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Analiza chromatogramów HPLC próbek o pH = 5,1 wskazuje, że w miarę 

naświetlania następuje spadek stężenia SMX i pojawienie się nowych produktów o niższych 

czasach retencji. Sugeruje to powstanie produktów o niższej hydrofobowości i/lub mniejszej 

masie cząsteczkowej od związku wyjściowego (Rysunek 31 B). Dla pH = 1 oraz pH = 10 

zaobserwowane zostały piki o czasach retencji dłuższych niż pik SMX. Sugeruje to 

powstawanie produktów o wyższej hydrofobowości i/lub masie cząsteczkowej od związku 

wyjściowego (Rysunek 31 A, C). 

Widma absorpcyjne UV-Vis roztworów SMX nienaświetlanych i po 120 minutach 

naświetlania przedstawione są na Rysunek 32. Po naświetlaniu w pH = 1 nie zaobserwowano 

zmian w widmie absorpcyjnym, podczas gdy naświetlanie w pH = 5,1 spowodowało spadek 

intensywności pasma absorpcyjnego. Największe zmiany zaszły w wyniku naświetlania w pH 

= 10 i polegały na  pojawieniu się nowego pasma absorpcyjnego przy dłuższych długościach 

fali sięgającego aż do 500 nm. 

 

Rysunek 32. Widma UV-Vis przed i po 120 minutach naświetlania dla układu EP-TiO2-773 + 

SMX w pH (A) 1; (B) 5,1 i (C) 10. Stężenia wyjściowe wynosiły 0,1 mg/ml SMX; 3,33 

mg/ml EP-TiO2-773. 
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Identyfikacja produktów fotodegradacji SMX po 120 minutach naświetlania w pH = 

5,1 została wykonana metodą UPLC-MS/MS. Struktury stabilnych produktów fotodegradacji, 

potwierdzone przez kolizyjnie indukowaną dysocjację, wraz z proponowanymi 

mechanizmami reakcji zostały przedstawione na Rysunek 33. Mechanizm obejmował reakcje 

grupy 5-metoksazolowej lub 4-aminofenylowej, po których następowała dalsza degradacja. 

 

 

Rysunek 33. Proponowane ścieżki fotodegradacji SMX w pH = 5,1 w obecności 

fotokatalizatora EP-TiO2-773. Produkty nie oznaczone gwiazdką zostały wykryte także 

podczas bezpośredniej fotolizy SMX bez udziału fotokatalizatora. 

2.3.3. Mechanizm fotokatalizowanej degradacji 
sulfametoksazolu 

Fotokatalizowana przez TiO2 degradacja zanieczyszczeń wodnych może zachodzić 

według dwóch głównych mechanizmów, jak zostało to przedstawione w rozdziale 2.2. 

Właściwości fotokatalityczne otrzymanych fotokatalizatorów na przykładzie fenolu. Pierwsza 

polega na reakcji zanieczyszczeń z fotogenerowanymi rodnikami hydroksylowymi i pozwala 
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na całkowita ich mineralizację [158]. Druga polega na przeniesieniu elektronu ze wzbudzonej 

cząsteczki zanieczyszczenia do pasma przewodnictwa TiO2, tak jak dzieje się to w przypadku 

fotoblakniecia barwników naświetlanych światłem widzialnym w obecności półprzewodnika. 

[159]. Aby określić czy drugi mechanizm jest możliwy w przypadku SMX obliczono jego 

potencjał oksydacyjny w stanie wzbudzonym (Eox
*) oraz potencjał pasma przewodnictwa 

TiO2 (ECB) w różnych pH. Otrzymane wyniki zebrane zostały w Tabela 4. Potencjały 

oksydacyjne dla SMX we wszystkich pH są wyższe od potencjału pasma przewodnictwa 

TiO2, więc proces ten jest termodynamicznie możliwy. Pomimo spełnienia tych warunków 

proces ten nie jest  głównym mechanizmem, gdyż wymaga on także wydajnej adsorpcji 

zanieczyszczeń na powierzchni TiO2, co nie ma miejsca w przypadku SMX jak wykazano 

eksperymentalnie (Rysunek 29). Co więcej, SMX tylko minimalnie absorbuje 

promieniowanie lamp  = 350 nm, co praktycznie wyklucza udział bezpośrednio 

wzbudzonego SMX w ogólnym mechanizmie degradacji (Rysunek 28). Wyniki 

eksperymentów sugerują, że degradacja pod wpływem rodników hydroksylowych jest 

głównym mechanizmem fotodegradacji w badanym układzie. Co więcej, podczas 

fotodegradacji w pH = 5,1 z zastosowaniem EP-TiO2-773 dodatek izopropanolu do 

mieszaniny reakcyjnej spowodował zmniejszenie stałej szybkości reakcji z 6.93·10-3 min-1 do 

2.89·10-3 min-1. Izopropanol jako dobry zmiatacz rodników hydroksylowych zmniejsza ich 

stężenie, zatem jego limitujący wpływ na szybkość reakcji potwierdza wcześniejszą tezę o 

mechanizmie fotodegradacji SMX zakładającym udział fotogenerowanych rodników 

hydroksylowych.  

Dalsze analizy pozwoliły ustalić, że główne etapy fotodegradacji SMX z użyciem EP-

TiO2-773 w pH = 5,1 obejmują izomeryzację (produkt SP-7) i hydroksylację pierścienia 

oksazolowego, po której następuje rozerwanie wiązania N-O (produkty SP-2 i SP-3). 

Zidentyfikowano także produkty powstałe w wyniku przyłączenia się rodników 

hydroksylowych do pierścienia fenylowego (produkty SP-6 i SP-5) oraz produkty hydrolizy 

(produkt SP-1) i dimeryzacji (SP-4). Wszystkie zidentyfikowane produkty przedstawione są 

na Rysunek 33. 

Obecność czterech produktów hydroksylacji: SP-2, SP-3, SP-5, SP-6 i jednego, który 

wymagał wcześniejszego zajścia hydroksylacji (SP-4) potwierdzają wcześniejszą hipotezę o 

udziale rodników hydroksylowych w mechanizmie fotodegradacji SMX. 

Mechanizm ten jest podobny do mechanizmu metabolizmu toksyn przez żywe 

organizmy, który polega na utlenianiu, często na drodze hydroksylacji w celu 

przeprowadzenia ich w formy bardziej podatne na dalsze modyfikacje [160]. Kolejnym 

procesem zachodzącym podczas metabolizmu toksyn jest ich hydroliza,  która zachodzi także 
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podczas eksperymentów z EP-TiO2-773, a której produktem jest SP-1. Poprzednie publikacje 

na temat metabolizmu SMX wskazują, że ten właśnie produkt powstaje w wyniku działania 

osadu czynnego na SMX [161]. 

 
Rysunek 34. Kinetyka pseudo-pierwszego rzędu fotodegradacji SMX przy pomocy EP-TiO2-

773 w wodzie (pH=5,1) oraz w 0,5 M izopropanolu. 

 

Monohydrokysylowane (SP-4 i SP-6) i dihydroksylowane pochodne SMX (SP-2) oraz 

produkt hydrolizy (SP-1) powstałe w wyniku fotokatalitycznego rozkładu SMX za pomocą 

TiO2 zostały już wczesniej zidentyfikowane przez Hu et al. Rezultaty ich badań wskazują, że 

ulegają one dalszym reakcjom aż do kompletnej mineralizacji, co zostało potwierdzone za 

pomocą chromatografii jonowej, poprzez wykrycie jonów siarczanowych i azotanowych [81]. 

Można więc założyć, że w przypadku EP-TiO2-773 sytuacja jest podobna i pozwala on 

zmineralizować SMX. 

Produkty bezpośredniej fotolizy SMX bez udziału fotokatalizatora są podobne jak w 

przypadku jego fotokatalizowanej degradacji. Wyjaśnić to można biorąc pod uwagę zdolność 

wzbudzonego SMX do generowania wolnych rodników oraz tlenu singletowego, które są 

elektrofilami i mogą reagować z SMX dając w rezultacie produkty (SP-1, SP-2, SP-3, SP-5 i 

SP-7) podobne do powstających w reakcji fotokatalizowanej [162]. Ponieważ fotokatalizator 
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generuje rodniki hydroksylowe utleniające silniej niż tlen singletowy, istnieje możliwość 

podstawienia atomów molekuły, które są słabiej reaktywne względem, co tłumaczy powstanie 

dwóch produktów (SP-4 oraz SP-6), niepowstających w nieobecności fotokatalizatora. 

2.3.4. Kinetyka reakcji 
Podobnie jak w przypadku fenolu, do analizy kinetyki fotodegradacji SMX użyty 

został model Langmuira-Hinshelwooda. W związku z niskimi stężeniami antybiotyku do 

obliczenia stałych szybkości reakcji wykorzystana została kinetyka pseudo-pierwszego rzędu 

(Rysunek 30). Stwierdzono, że fotokatalizator zwiększa szybkość degradacji  SMX dla 

wszystkich badanych pH. Stałe szybkości reakcji fotokatalizowanej rosną wraz ze wzrostem 

pH mieszaniny tak, że jest ona 6 razy większa w roztworze alkalicznym (pH = 10) niż w 

roztworze kwaśnym (pH = 1). SMX może także ulegać bezpośredniej fotolizie, chociaż stałe 

szybkości reakcji w przypadku tego typu reakcji są wyraźnie niższe niż w przypadku reakcji 

fotokatalizowanych. Co ciekawe, największa stała szybkości reakcji została stwierdzona dla 

pH = 5,1 co jest istotne z perspektywy praktycznego zastosowania fotokatalizatora.  

2.3.5. Wpływ pH na reakcję 
Ponieważ pH wpływa na rodzaj formy jonowej SMX, właściwości powierzchni TiO2, 

potencjał pasma przewodnictwa TiO2 i proces formowania rodników hydroksylowych, trudno 

jest ocenić wypadkowy wpływ pH na reakcję fotodegradacji. Wcześniejsze badania wskazują 

na zależność szybkości reakcji od wydajności adsorpcji różnych form zanieczyszczenia na 

TiO2, jak to ma miejsce w przypadku kwasu p-hydroksybenzoesowego [14]. W przypadku 

SMX tak nie jest, gdyż adsorpcja SMX na powierzchni TiO2 jest słaba niezależnie od pH 

(Rysunek 29). Także stałe szybkości reakcji nie korelują pozytywnie z wydajnością adsorpcji 

SMX na powierzchni EP-TiO2-773. Przeciwnie, najwyższa stała szybkości reakcji została 

stwierdzona dla formy anionowej najsłabiej adsorbowanej przez fotokatalizator (Tabela 4). 

Wyniki te sugerują, że zależność reaktywności od pH może być związana ze zmianami we 

właściwościach cząsteczki SMX, a nie powierzchni TiO2. Biorąc pod uwagę postulowany 

udział fotogenerowanych rodników hydroksylowych w mechanizmie fotodegradacji oraz 

strukturę SMX w danym pH, wpływ pH na szybkość fotodegradacji SMX może zostać 

wytłumaczony w oparciu o mechanizm substytucji elektrofilowej. W najniższym pH 

sprotonowana grupa aminowa oraz neutralna grupa sulfonamidowa dezaktywują pierścień 

benzenowy powodując spadek szybkości reakcji. Na chromatogramach po 120 min 

naświetlania pojawiają się także produkty o hydrofobowości większej od hydrofobowości 

SMX co sugeruje zajście procesów innych niż hydroksylacja (Rysunek 31 A). 
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Tabela 4. Stałe szybkości reakcji fotodegradacji SMX z udziałem oraz bez udziału fotokatalizatora EP-TiO2-773, parametry adsorpcji, struktury 

SMX w różnych pH.  
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a
 stała szybkości dla reakcji fotokatalizowanej za pomocą EP-TiO2-773 

b
 stała szybkości reakcji pod nieobecność fotokatalizatora 

c
 długość fali przy maksimum absorpcji SMX 

d 
masa SMX (w mg) zaadsorbowanego na 1 mg of EP-TiO2-773 
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Naświetlanie nie wywołuje także obserwowalnych zmian na widmie UV-Vis (Rysunek 32 

A), co wskazuje na brak zmian wpływających na przejście -*. Wraz ze wzrostem pH grupa 

aminowa zostaje zdeprotonowana i zaczyna funkcjonować jako podstawnik I rodzaju 

aktywujący pozycje orto- i para- co skutkuje wzrostem szybkości hydroksylacji. Produkty w 

tym przypadku są bardziej hydrofilowe w związku z intensywną hydroksylacją i opuszają 

kolumnę wcześniej niż SMX (Rysunek 31 B). Spadek intensywności pasma absorpcji przy 

261 nm pochodzącego od przejścia -* (Rysunek 32 B) sugeruje rozpad struktury 

sprzężonych wiązań podwójnych oraz rozerwanie pierścienia fenylowego, co zostało 

potwierdzone w przypadku fenolu (Rysunek 23) oraz bezpośrednio zaobserwowane dla 

pierścienia oksazolowego. Wzrost pH mieszaniny do 10 skutkuje powstaniem anionu 

sulfonamidowego, zwiększając tym samym gęstość elektronową w przestrzeni grupy 

sulfonamidowej. Zmniejsza to zdolność tego podstawnika do wyciągania elektronów z 

pierścienia fenylowego, zwiększając jego podatność na reakcję hydroksylacji. Kolejnym 

czynnikiem, który powinien być wzięty pod uwagę jest generowanie rodników węglanowych 

z obecnych w roztworze anionów węglanowych. Rodniki te zostały opisane przez Hu et 

al.[81] jako znacznie słabsze utleniacze niż rodniki hydroksylowe. W związku z tym, gdy 

rodniki węglanowe powstają w reakcji z rodnikami hydroksylowymi szybkość reakcji 

powinna się zmniejszyć. W przypadku opisanego w pracy eksperymentu stężenie buforu 

węglanowego było wysokie (0,1 M), więc duża liczba anionów węglanowych była obecna 

przy powierzchni fotokatalizatora pozwalając na wydajną generację rodników węglanowych 

bez udziału rodników hydroksylowych jako mediatora. Co więcej, w pH = 10 pierścień 

fenylowy był bardziej podatny na substytucję hydrofilową niż w niższych pH co mogło 

pozwolić na zajście reakcji nawet z rodnikami węglanowymi o słabym potencjale 

utleniającym. Efekt ten nie wyklucza jednak równoczesnej reakcji SMX z rodnikami 

hydroksylowymi. Na chromatogramach HPLC można zaobserwować piki dla produktów 

bardziej hydrofobowych niż SMX (Rysunek 31 C). Piki te mogą być związane z molekułami 

większymi od molekuły SMX powstałymi w wyniku sprzęgania oksydacyjnego. 

Przypuszczenie to poparte jest także silnym przesunięciem batochromowym pasma -*, 

które może świadczyć o rozszerzeniu układu wiązań sprzężonych (Rysunek 32 C). Podobne 

reakcje zachodzące pod wpływem działania rodników hydroksylowych zostały wcześniej 

zaobserwowane dla związków takich jak pochodne aniliny i fenolu [163,164]. Reakcje te 

także były zależne od pH. 
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3. Wnioski 
W ramach badań zsyntezowano pływający fotokatalizator oparty na EP pokrytym 

TiO2. Synteza oparta była na bezpośredniej hydrolizie izopropoksylanu tytanu (IV) w 

obecności EP. Analizy fizykochemiczne pozwoliły uzyskać dokładny wgląd w strukturę 

otrzymanych materiałów. Fotokatalizatory zostały uzyskane poprzez kalcynację TiO2 

osadzonego na EP w różnych temperaturach i wykazywały różną aktywność fotokatalityczną. 

Fotokatalizator kalcynowany w temperaturze 773 K był najbardziej wydajnym z uzyskanych 

materiałów, co wykazane zostało w modelowej reakcji fotodegradacji fenolu. Stwierdzono 

także, że fotoaktywność materiału wynika w głównej mierze z obecności TiO2 

zdeponowanego na powierzchni EP. Zaproponowany mechanizm działania obejmuje głównie 

utlenianie z wykorzystaniem fotogenerowanych rodników hydroksylowych. Otrzymany 

materiał zachowuje swoją aktywność po wielokrotnych naświetlaniach. Otrzymany materiał 

może zostać potencjalnie zastosowany do doczyszczania wody w zbiornikach wodnych. 

SMX jest szeroko rozprzestrzenionym w środowisku, często wykrywanym w 

zbiornikach wodnych i trudnym do wyeliminowania antybiotykiem. Badania przeprowadzone 

nad fotokatalizowanym rozkładem SMX z wykorzystaniem fotokatalizatora EP-TiO2-773 

potwierdzają, że może on znacznie przyśpieszyć degradację tego zanieczyszczenia w 

szerokim zakresie pH pod wpływem promieniowania z zakresu bliskiego UV. Mechanizm 

rozkładu obejmuje głównie hydroksylację z wykorzystaniem fotogenerowanych rodników 

hydroksylowych. Produkty rozkładu SMX w pH= 5,1 obejmują głównie produkty 

hydroksylacji i hydrolizy. Podobne produkty wytwarzane są podczas metabolizmu SMX w 

żywych organizmach. Właściwości fotokatalityczne połączone ze zdolnością fotokatalizatora 

do unoszenia się na wodzie mogą pomóc w oczyszczaniu z wykorzystaniem światła 

słonecznego zbiorników wodnych zanieczyszczonych SMX. 
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II. Fotodegradacja roksytromycyny z wykorzystaniem 
koloidalnego TiO2 

1. Szczegóły eksperymentalne 

1.1. Materiały i odczynniki 
Roksytromycyna - LGC Standards, EPR 1500000 

Izopopoksylan tytanu (IV) 97% - Sigma-Aldrich 

Acetonitryl HPLC - POCh 

Etanol 99,8%  - POCh 

Sita molekularne 3 Å z indykatorem – Sigma-Aldrich 

HCl - cz.d.a. POCh 

KH2PO4 - cz.d.a. POCh 

Tlen 5.0 o czystości 99,999% 

We wszystkich eksperymentach używana była woda dejonizowana 

1.2. Synteza nanostrukturalnego TiO2 
Sporządzono roztwory poprzez zmieszanie 2 ml izopropoksylanu tytanu (IV) z 10 ml 

etanolu oraz zmieszanie 2 ml wody dejonizowanej z 10 ml etanolu. Etanol uprzednio 

osuszono nad sitami molekularnymi. Następnie do intensywnie mieszanego roztworu 

izopropoksylanu tytanu (IV) dodano roztwór wodny porcjami o objętości 0,1 ml. Mieszaninę 

pozostawiono na mieszadle na 2 h po czym dodano 30 ml wody. Osad został odwirowany, 

przemyty wodą i wysuszony w 60°C przez 12 h. Uzyskany materiał kalcynowano w piecu 

przez 2 h w 80°C, a następnie przez 2 h w 500°C. Suchy produkt został zmielony w 

moździerzu. 

1.3. Badania nad strukturą i właściwościami 
nanostrukturalnego TiO2 

1.3.1. Dynamiczne rozpraszanie światła (DLS) 
Średni rozmiar cząstek TiO2 zawieszonych w wodzie został zmierzony metodą DLS. 

Pomiary wykonano z wykorzystaniem aparatury Malvern Zetasizer Nano-ZS. Do obliczeń 

wykorzystano współczynnik załamania światła anatazu wynoszący 2,55 [165]. 
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1.3.2. Odbiciowa spektroskopia UV-Vis 
Widma odbiciowe zmielonych fotokatalizatorów zostały zmierzone za pomocą 

spektrofotometru Ocean Optics USB2G5726 wyposażonego w lampę AvaLight-DHS oraz 

sferę integrującą. Szerokość pasma wzbronionego TiO2 została wyznaczona z widm z 

użyciem wykresu Tauca. 

1.3.3. Spektroskopia UV-Vis 
Wszystkie widma UV-Vis zostały zmierzone przy pomocy spektrofotometru Varian 

Cary 50. 

1.3.4. Rentgenowska dyfraktometria proszkowa (PXRD) 
Do analizy PXRD wykorzystany został dyfraktometr proszkowy X’PERT PRO. Za 

pomocą tej techniki wyznaczony został rodzaj sieci krystalicznej powstałej podczas 

kalcynacji. Do obliczenia średniej wielkości krystalitu wykorzystano równanie Scherrera: 

 





cos2/1




KL   (5) 

 
gdzie: L – średnia wielkość krystalitu,  – długość fali promieniowania rentgenowskiego, K – 

stała równa 0,9 dla sferycznych nanocząstek, 1/2 – poszerzenie szerokości połówkowej 

refleksu,  – kąt odbłysku. 

1.4. Fotodegradacja roksytromycyny w koloidalnym 
roztworze TiO2 

W związku ze słabą rozpuszczalnością ROX w wodzie, do jej roztworzenia 

wykorzystano 0,01 M HCl (pH = 2). Do naświetlań wykorzystano 20 ml mieszaniny 

zawierającej ROX w stężeniu 0,1 mg/ml oraz TiO2 w stężeniu 1,25 mg/ml. Naświetlania 

odbywały się w fotoreaktorze Rayonet wyposażonym w 6 lamp o maksimum emisji 350 nm. 

30 minut przed naświetlaniem i w ciągu całego 120 minutowego procesu naświetlania 

dyspersja była intensywnie mieszana i natleniana. Do analizy pobierane były próbki o 

objętościach 1,5 ml, które w celu odseparowania TiO2 były wirowane z szybkością 18000 

rpm przez 10 minut. Dodatkowo wykonane zostały naświetlania bez dodatku fotokatalizatora 

oraz badania adsorpcji ROX na TiO2 w ciemności. 

1.4.1. Oznaczanie stężenia roksytromycyny 
Stężenie ROX zostało oznaczone przy użyciu techniki HPLC-DAD uzywając tej 
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samej aparatury, co w przypadku fotodegradacji SMX w obecności EP-TiO2-773. Eluent 

składał się z metanolu i wodnego roztworu 0,03 M KH2PO4 o stężeniu 0,03 M w stosunku 

50:50 v/v. Do rozdziału wykorzystana została kolumna BioBasic-8 (5 m, 250 mm x 4 mm) 

Thermo Scientific. Szybkość przepływu wynosiła 0,7 ml/min. 

1.4.2. Kinetyka reakcji 
Kinetyka reakcji została zanalizowana przy zastosowaniu modelu Lanmuira-

Hinshelwooda, podobnie jak w przypadku fenolu i SMX (1.5.1 Kinetyka reakcji). 

1.5. Identyfikacja produktów fotodegradacji 
roksytromycyny 

Produkty fotodegradacji ROX zostały zidentyfikowane przy użyciu ultrasprawnej 

chromatografii cieczowej (UPLC), podobnie jak w przypadku eksperymentów fotodegradacji 

SMX w obecności EP-TiO2-773, przy czym potencjał stożka wynosił 20 V, kolizyjnie 

indukowane dysocjacje zostały przeprowadzone z użyciem energii 40 eV, a widma jonów 

zostały zanalizowane w zakresie 50 do 1000 m/z. 

2. Wyniki i dyskusja 

2.1. Struktura i właściwości nanometrycznego TiO2 
Na dyfraktogramach zmierzonych dla materiału obecne są tylko refleksy pochodzące 

od anatazu, nie ma zaś refleksów od brukitu oraz rutylu (Rysunek 35). Oznacza to, że główną 

odmianą polimorficzną obecną w próbce jest anataz. Nie można za to wykluczyć 

współobecności fazy amorficznej, która nie daje wyraźnego sygnału.  

Zakładając sferyczną geometrię krystalitów TiO2 obliczono ich średni rozmiar 

korzystając z równania Scherrera. Wynosił on 43 nm, co wskazuje na nanostrukturalny 

charakter fotokatalizatora. Średnica hydrodynamiczna cząstek TiO2 zmierzona metodą DLS 

wynosi 900 nm (Rysunek 36), co może świadczyć o formowaniu się większych agregatów 

składających się z nanometrycznych krystalitów. Efekt ten może zostać przypisany obróbce 

termicznej materiału (500°C), podczas której dochodzi do spiekania ziaren. 
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Rysunek 35. Dyfraktogram PXRD fotokatalizatora TiO2. 

 

 

 

 

Szerokość pasma zabronionego zmierzona metodą odbiciowej spektroskopii UV-Vis 

wynosi 3,13 eV co odpowiada przerwie energetycznej anatazu i potwierdza wcześniejsze 

wyniki PXRD. Zakres absorpcji fotokatalizatora nakłada się znacznie z zakresem emisji lamp 

użytych do naświetlań. Z drugiej strony pasmo absorpcyjne ROX sięga 240 nm i nie pokrywa 
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Rysunek 36. Objętościowy rozkład średnicy hydrodynamicznej cząstek TiO2 wyznaczony 

metodą DLS. 
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się z zakresem emisji lampy (Rysunek 37). Z pomiarów tych wynika, że degradacja 

antybiotyku może zachodzić jedynie na drodze fotokatalizy, ponieważ procesy bezpośredniej 

fotolizy ROX nie są w tych warunkach możliwe. 

  

Rysunek 37. Odbiciowe widmo UV-Vis fototaktalizatora TiO2, widmo UV-Vis ROX oraz 

widmo emisyjne lamp wykorzystanych do naświetlań. Wszystkie sygnały zostały 

znormalizowane. 

2.2. Kinetyka reakcji 
Naświetlanie ROX w obecności TiO2 prowadzi do fotodegradacji antybiotyku. Proces 

zachodzi zgodnie z kinetyką pseudo-pierwszego rzędu wg modelu Langmuira-Hinshelwooda 

stosowaną do opisu heterogenicznych układów ze stałą szybkości 0,00768 min-1 (Rysunek 

38). Ponieważ ROX nie absorbuje promieniowania wykorzystanego do naświetlań, 

bezpośrednia degradacja antybiotyku w środowisku naturalnym pod wpływem światła 

słonecznego jest ograniczona. Adsorpcja ROX na powierzchni TiO2 jest niewielka, nie ma 

więc istotnego wpływu na stężenie zanieczyszczenia co zbadane zostało na podstawie 

eksperymentów przeprowadzonych w ciemności. 



88 
 

 

Rysunek 38. Kinetyka pseudo-pierwszego rzędu fotokatalitycznej degradacji ROX w 

obecności TiO2 oraz fotolizy ROX w nieobecności fotokatalizatora. 

2.3. Mechanizm reakcji 
Produkty fotodegradacji ROX przy udziale TiO2 zidentyfikowane metodą 

UPLC/MS/MS zostały zestawione w Tabela 5. Reakcjom fotokatalitycznego utleniania 

ulegały 3 z 4 głównych jednostek strukturalnych obecnych w antybiotyku. Pierwszą była 

jednostka L-kladynozowa, która ulegała reakcji z utworzeniem hydroksy- (RP-6) i 

dihydroksypochodnej (RP-7). Hydroksylowana jednostka L-kladynozowa ulegała dalszej 

reakcji utleniania z odszczepieniem wodoru od grupy hydroksylowej (RP-8). Drugą jednostką 

strukturalną był podstawnik 2-metoksyetoksymetylowy, który także ulegał reakcjom 

hydroksylacji (RP-3) i dihydroksylacji (RP-5) oraz dodatkowo demetylacji (RP-4). Trzecią 

jednostką strukturalną, która ulegała reakcji był pierścień tetradekanowy stanowiący 

podstawę cząsteczki antybiotyku. Również on ulegał hydroksylacji (RP-2) oraz, w kolejnym 

etapie, utlenianiu obecnej pierwotnie w strukturze, grupy hydroksylowej (RP-1). 
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Tabela 5. Produkty fotokatalitycznej degradacji ROX z użyciem koloidalnego TiO2. 

Oznaczenie 
produktu 

Proponowana struktura 

ROX  

RP-1 

 
RP-2 

 
RP-3 

 
RP-4 

 
RP-5 
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RP-6 

 
RP-7 

 
RP-8 

 
 

 Metodą bliską fotokatalitycznej degradacji z wykorzystaniem TiO2 jest ozonowanie, w 

którym także biorą udział rodniki hydroksylowe. Z badań Radjenovič et al. wynika, że 

ozonowanie daje w rezultacie także produkty utleniania i hydroksylacji w tym produkty 

podobne do  zidentyfikowanych w toku niniejszych badań (hydroksylacja podstawnika 2-

metoksyetoksymetylowego) [109]. Kolejne zaś badania przeprowadzone przez Dodd et al. 

potwierdzają osłabienie antybakteryjnego działania ROX w wyniku ozonowania. W toku 

eksperymentów dowiódł on, że ozon powoduje spadek właściwości antybakteryjnych w 

reakcji stechiometrycznej [110].  
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3. Wnioski 
Koloidalny TiO2 może zostać z powodzeniem wykorzystany do degradacji ROX. 

Reakcja zachodzi zgodnie z kinetyką pseudo-pierwszego rzędu. Produkty tego procesu to 

głównie hydroksylowane i utlenione pochodne, które jak wynika z literatury, mają 

ograniczoną aktywność antybakteryjną. 
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III. Fotodegradacja mikrocystyny-LR z wykorzystaniem 
hybrydowego fotosensybilizatora tlenu singletowego 

1. Szczegóły eksperymentalne 

1.1. Materiały i odczynniki 
Róż bengalski (RB, 91%) - Sigma-Aldrich 

Cloisite 30B (C30B) - Southern Clay Products 

Mikrocystyna standard analityczny-LR - Bio-trend Switzerland 

Mikrocystyna-LR otrzymana poprzez ekstrakcję 

Kwas solny - cz.d.a. - POCh 

Wodorotlenek sodu - - cz.d.a. - POCh 

 

We wszystkich eksperymentach użyta została woda dejonizowana 

1.2. Synteza hybrydowego fotosensybilizatora tlenu 
singletowego - róż bengalski zaadsorbowany na 
organofilizowanej nanoglince  

Dwa gramy Cloisite 30 B (C30B) zostały zdyspergowane na łaźni ultradźwiękowej w 

40 ml wody dejonizowanej. Następnie do intensywnie mieszanej dyspersji wkroplono 40 ml 

roztworu różu bengalskiego (RB) o stężeniu 0,5 mg/ml. Całość była mieszana w ciemności 

przez 24 godziny. Uzyskany materiał o różowej barwie został odwirowany z szybkością 

10000 rpm przez 5 minut. Całość dodanego RB została zaadsorbowana na C30B, co zostało 

potwierdzone poprzez brak charakterystycznego pasma absorpcji UV-Vis różu bengalskiego 

w supernatancie. Uzyskany materiał został przepłukany trzy razy wodą destylowaną, suszony 

w 60°C przez 24 h i zmielony w moździerzu agatowym. 

1.3. Ekstrakcja mikrocystyny-LR 
MC-LR, otrzymana od prof. Jana Białczyka (Wydział Biologii i Nauk o Ziemi UJ) 

została wyekstrahowana z liofilizowanych komórek Microcystis aeruginosa PCC 7813. 

Procedura ekstrakcji oraz oczyszczania MC-LR (czystość > 98%) została opisana przez 

Bialczyk et al. [166]. 
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1.4. Badania na strukturą i właściwościami fotokatalizatora 
RBC30B 

1.4.1. Rentgenowska dyfraktometria proszkowa (PXRD) 
Do analizy PXRD wykorzystany został dyfraktometr proszkowy X’PERT PRO. Za 

pomocą tej techniki wyznaczona została przerwa między warstwami montmorylonitu 

będącego składnikiem C30B. 

1.4.2. Odbiciowa spektroskopia UV-Vis 
Widma odbiciowe zmielonych cząstek fotokatalizatora zostały zmierzone za pomocą 

spektrofotometru Ocean Optics USB2G5726 wyposażonego w lampę AvaLight-DHS oraz 

sferę integrującą. 

1.4.3. Mikroskopia konfokalna 
Trójwymiarowe zdjęcia fluorescencyjne zostały wykonane za pomocą konfokalnego 

laserowego system skanującego Al-Si Nikon (Japan) wbudowanego w odwrócony mikroskop 

optyczny Nikon Ti-E z obiektywem Pan Fluor 40x/0.60 DIC. Zdjęcia zostały zapisane w 

rozdzielczości 1024×1024, a jako źródło wzbudzenia RBC30B wykorzystano laser diodowy 

561 nm. Trójwymiarowe zdjęcia fluorescencyjne zostały sporządzone przy użyciu 

oprogramowania NISElements AR 3.2. 

1.4.4. Spektroskopia UV-Vis 
Wszystkie widma UV-Vis zostały zmierzone przy pomocy spektrofotometru Varian 

Cary 50. 

1.4.5. Ocena stabilności fotokatalizatora RBC30B 
Profile sedymentacji RBC30B zostały wyznaczone poprzez pomiar rozpraszania 

światła przy 700 nm dla świeżo sporządzonej dyspersji fotokatalizatora o stężeniu 1 mg/ml w 

kuwecie kwarcowej o rozmiarach 10x10 mm.  

Stabilność fotokatalizatora została także zbadana w pełnym zakresie pH. Eksperyment 

polegał na sporządzeniu dyspersji RBC30B o stężeniu 1 mg/ml, intensywnym mieszaniu 

otrzymanej mieszaniny, odwirowaniu fotokatalizatora z szybkością 18000 rpm przez 2 min, a 

następnie zmierzeniu widm uzyskanych supernatantów. Wartości pH =1; 3 i 5 zostały 

dostosowane przy użyciu HCl, a pH = 7; 9; 11 i 13 przy użyciu NaOH. 
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1.4.6. Pomiar mikroporowatości metodą BET 
Powierzchnia właściwa oraz porowatość zarówno C30B, jak i RBC30B, została 

zmierzona metodą BET za pomocą aparatury ASAP 2020MPR Micropore (Micromeritics) 

Physisorption Analyzer. Przed pomiarem  próbki były suszone przez 10 h w 100°C. 

Powierzchnia właściwa została obliczona za pomocą modelu BET, powierzchnia mikroporów 

za pomocą modelu t-plot, a maksymalna objętość porów za pomocą modelu Horvath-

Kawazoe (H-K).  

Wielkość cząstek C30B oraz surfaktantów użytych do zmodyfikowania glinki została 

uzyskana z karty charakterystyki produktu. 

1.5. Adsorpcja i fotodegradacja MC-LR przez RBC30B 
Wszystkie naświetlania zostały przeprowadzone w reaktorze Rayonet RPR-100 

(Southern New England Ultraviolet Company, Brandford, CT, USA) wyposażonym w osiem 

lamp emitujących promieniowanie z zakresu widzialnego (maksimum promieniowania przy 

575 nm), każda o mocy 8 W. Naświetlana mieszanina znajdowała się w zakręcanej kuwecie 

kwarcowej 10x10 mm zabezpieczonej septą i była natleniana lub odtleniana argonem przez 

pół godziny przed naświetlaniem i podczas naświetlania. Próbki pobrano po 0, 10, 20, 40, 60, 

90 i 120 minutach naświetlania. 

Do naświetlań w roztworze homogenicznym zawierającym RB i MC-LR użyto po 2 

ml roztworów zawierających MC-LR i RB, oba związki w stężeniach 0,01 mg/ml. 

Eksperyment został przeprowadzony zarówno w natlenianych jak i odtlenianych układach. 

Aby wyznaczyć szybkość fotoblaknięcia RB zarejestrowano widma UV-Vis. 

Do naświetlań dyspersji zawierającej RBC30B i MC-LR użyto 2 ml dyspersji 

zawierającej RBC30B w stężeniu 1 mg/ml (efektywne stężenie RB wynosiło 0,01 mg/ml i 

było identyczne jak w roztworze RB) oraz MC-LR w stężeniu 0,01 mg/ml. Próbki pobrano po 

0, 10, 20, 40, 60, 90 i 120 minutach naświetlania. Aby określić stopień fotodegradacji MC-LR 

zaadsorbowanej na fotokatalizatorze, związek wyekstrahowano poprzez zmieszanie 0,5 ml 

próbki MC-LR naświetlanej przez 120 minut w obecności RBC30B oraz 0,5 ml izopropanolu. 

Jako referencji do wyznaczenia wydajności ekstrakcji użyto roztworu sporządzonego poprzez 

zmieszanie 0,5 ml roztworu MC-LR o stężeniu 0,02 mg/ml oraz 0,5 ml izopropanolu. 

Właściwości sorpcyjne materiałów zbadano poprzez sporządzenie mieszanin C30B 

oraz RBC30B o stężeniu 1 mg/ml i MC-LR o stężeniu 0,01 mg/ml. Następnie próbki 

odwirowano tak, aby móc pobrać próbki supernatanta po 0; 5; 30 i 60 minutach. 

W próbkach użytych do identyfikacji produktów fotodegradacji MC_LR stężenie 

RBC30B ograniczono do 0,2 mg/ml, aby zmniejszyć efekty związane z adsorpcją produktów 
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na fotokatalizatorze. Próbki poddane analizie były naświetlane 120 minut.  

We wszystkich eksperymentach wykorzystujących RBC30B fotokatalizator został 

oddzielony od roztworu poprzez wirowanie z szybkością 18000 rpm przez 2 min.  

1.5.1. Oznaczanie stężenia MC-LR 
Stężenie MC-LR zostało oznaczone przy użyciu techniki HPLC-DAD, podobnie jak w 

przypadku eksperymentów z fotokatalizatorem EP-TiO2-773. Eluent składał się z acetonitrylu 

i 15 mM wodnego roztworu octanu amonu w stosunku 28:72 v/v. Długość fali użytej do 

detekcji wynosiła 239 nm. 

1.5.2. Identyfikacja produktów fotodegradacji MC-LR 
Produkty fotodegradacji zostały zidentyfikowane przy użyciu ultrasprawnej 

chromatografii cieczowej (UPLC), podobnie jak w przypadku eksperymentów z 

fotokatalizatorem EP-TiO2-773, przy czym zakres detekcji obejmował m/z od 50 do 2000. 

Pomiar był wykonywany co 1 s, potencjał stożka wynosił 40 V, kolizyjnie indukowane 

dysocjacje zostały przeprowadzone z użyciem energii 60 i 70 eV, a widma jonów zostały 

zanalizowane w zakresie 50 do 1100 m/z. 

2. Wyniki i dyskusja 

2.1. Struktura i właściwości fotokatalizatora RBC30B 
Róż bengalski (RB), jodowana pochodna fluoresceiny (Rysunek 39), jest bardzo 

wydajnym fotosensybilizatorem tlenu singletowego (1O2) o wydajności kwantowej 0,75 w 

roztworach wodnych [35]. Tak wysoka wydajność spowodowana jest przez obecność w jego 

strukturze atomów jodu, które poprzez efekt ciężkiego atomu zwiększają 

prawdopodobieństwo przejścia międzysystemowego. Ponieważ RB absorbuje 

promieniowanie z zakresu widzialnego może on zostać wykorzystany do generowania tlenu 

singletowego pod wpływem światła słonecznego, co jest istotne dla potencjalnego 

zastosowania materiałów na nim opartych. Właściwości aplikacyjne różu bengalskiego są 

jednak ograniczone przez jego niską stabilność fotochemiczną w roztworach wodnych oraz 

problem z odseparowaniem od środowiska reakcji. Rozwiązaniem tego problemu mogą być 

układy, w których cząsteczki RB są osadzone są na stałym nośniku lub kowalencyjnie 

przyłączone do łańcucha polimerowego. 

Zgodnie z kartą charakterystyki udostępnioną przez producenta C30B, materiał ten 

składa się z montmorylonitu zmodyfikowanego trzema rodzajami surfaktantów różniących się 

długością łańcucha węglowodorowego w stosunku: 65% C18, 30% C16 i 5% C14). Rysunek 
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39 prezentuje schematyczny przebieg syntezy oraz strukturę fotokatalizatora RBC30B. Proces 

syntezy był łatwy do kontrolowania poprzez pomiar widm absorpcji supernatantu pozostałego 

po separacji materiału od roztworu. Zmiany można było też dostrzec „gołym okiem”, gdyż 

kolor gliny zmienił się z białawego na różowy. Supernatant po syntezie nie zawierał różu 

bengalskiego w stężeniu, które mógłby wykryć spektrofotometr UV-Vis, co świadczy o tym, 

że cały dodany RB został zaadsorbowany. Zmierzona zawartość RB w RBC30B wynosiła 

0,01 mg/1 mg C30B (1 % wg). 

 

 
 

Aby sprawdzić, czy RB adsorbuje się w przestrzeniach międzywarstwowych czy 

raczej na powierzchni ziaren gliny, wykonano pomiar PXRD. Pomiar dla RBC30B wykazał 

tylko minimalne przesunięcie refleksu pochodzącego od przestrzeni międzywarstwowych w 

kierunku mniejszych wartości kąta  w porównaniu z wyjściowym materiałem C30B, co 

świadczy o minimalnym zwiększeniu odległości pomiędzy warstwami z 18.18 do 18.33 Å 

(Rysunek 40).  

 

Rysunek 39. Schematyczna reprezentacja struktury oraz syntezy fotokatalizatora RBC30B. 
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Rysunek 40. Dyfraktogramy PXRD z wyliczonymi odległościami międzywarstwowymi dla 
C30B oraz RBC30B. 
 

Ponieważ nie zaobserwowano znacznej zmiany odległości międzywarstwowych, 

świadczącej o interkalacji RB pomiędzy warstwy, materiał RBC30B zobrazowano za pomocą 

trójwymiarowej mikroskopii konfokalnej. Pomiar dla ziarna RBC30B wykazał, że RB jest 

rozdystrybuowany w całej jego masie i że nie jest to dystrbucja homogeniczna (Rysunek 41). 

Z wyników tych można wywnioskować, że RB interkaluje do zhydrofobizowanych 

przestrzeni międzywarstwowych w C30B. Podobne wyniki zostały wcześniej opisane dla 

interkalacji RB w saponicie, który także jest glina warstwową. [167]. Aby uzupełnić te wyniki 

wykonano pomiar mikroporów metodą BET. Różniczkowa krzywa rozkładu objętości 

mikroporów świadczy o współistnieniu mikroporów o rozmiarach ok. 1 nm z mezoporami 

(Rysunek 42). Adsorpcja RB na C30B obniżyła powierzchnię właściwą z 7,7 m2/g dla C30B 

do 3,6 m2/g dla RBC30B. Maksymalna objętość porów i powierzchnia mikroporów również 

uległy znaczacej redukcji, odpowiednio z 0,054 cm3/g do 0,022 cm3/g oraz z 0,58 m2/g do 

0,43 m2/g (Tabela 6), co bezpośrednio potwierdza interkalację RB w przestrzeniach 

międzywarstwowych C30B. 
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Rysunek 41. Trójwymiarowy obraz konfokalny ziarna RBC30B. 

 

 
Rysunek 42. Różniczkowa krzywa rozkładu objętości porów obliczona metodą Horvath-

Kawazoe. 
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Tabela 6. Powierzchnia właściwa BET oraz parametry porów dla C30B i RBC30B. 
Materiał Powierzchnia 

właściwa 
BET (m2/g) 

Maksymalna objętość 
porów obliczona metodą 
H-K (cm3/g) 

Powierzchnia mikroporów 
obliczona metodą t-Plot (m2/g) 

C30B 7,7 0,054 0,58 
RBC30B 3,6 0,022 0,43 
 

Charakterystyka spektroskopowa otrzymanego fotokatalizatora została wykonana przy 

pomocy odbiciowej spektroskopii UV-Vis (Rysunek 43). Pasmo absorpcyjne z maksimum 

przy 561 nm dla RB30B pochodzi od zaadsorbowanych cząsteczek RB. Maksimum to jest 

przesunięte w kierunku dłuższych długości fal w stosunku do pasma dla RB w roztworach 

wodnych (550 nm), ponieważ cząsteczki RB w RBC30B znajdują się w otoczeniu bardziej 

hydrofobowym, zapewnionym przez cząsteczki tetraalkiloamoniowego surfaktanta obecne w 

przestrzeniach międzywarstwowych. Podobny efekt w roztworze został wcześniej 

zaobserwowany dla RB w roztworze chlorku cetylopirydyniowego [168]. Potwierdzono 

także, że pasma absorpcji RB i RBC30B znajdują się w zakresie promieniowania 

emitowanego przez lampy wykorzystane do naświetlań (Rysunek 43). 

 

 
Rysunek 43. Widma absorpcyjne MC-LR, RB, odbiciowe widmo UV-Vis RBC30B oraz 

widmo emisyjne lamp wykorzystanych do naświetlań. Wszystkie sygnały zostały 

znormalizowane. 
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Fotokatalizator jest stabilny w szerokim zakresie pH (od 1 do 13), o czym świadczy 

brak widocznej desorpcji RB, co zostało potwierdzone poprzez pomiar widm absorpcyjnych 

supernatantów pobranych dla eksperymentów prowadzonych w tych pH. 

Rozmiar cząstek RBC30B jest stosunkowo duży (90% ≤ 13 m, 50% ≤ 6 m, 10% ≤ 

2 m) z tego względu sedymentuje on w wodnych dyspersjach. Z pomiarów rozpraszania 

światła wyznaczono, że 83% cząstek RBC30B sedymentuje w ciągu 26 minut (Rysunek 44). 

Oznacza to, że aby uzyskać maksymalną wydajność fotokatalizatora, jego zawiesiny muszą 

być intensywnie mieszane. Z drugiej strony, właściwość ta pozwala na łatwe oddzielenie 

fotokatalizatora od mieszaniny reakcyjnej bez procesu wirowania, co jest niemożliwe w 

przypadku homogenicznych roztworów RB.  

 

 
Rysunek 44. Sedymentacja wodnej dyspersji RBC30B o stężeniu 1 mg/ ml. 

2.2. Kinetyka i mechanizm reakcji fotokatalizowanej 
degradacji MC-LR 

Organoglinki, takie jak C30B, są dobrymi adsorbentami dla szerokiej gamy związków 

organicznych, co wynika z ich hydrofobowości [169]. Przeprowadzono więc eksperyment 

mający na celu sprawdzenie czy otrzymany fotokatalizator jest zdolny do adsorpcji MC-LR z 

roztworu wodnego. Zaobserwowano, że C30B jest w stanie zaadsorbować całą MC-LR z 
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roztworu podczas gdy RBC30B tylko 90% co jest efektem wysycenia luk 

międzywarstwowych fotokatalizatora przez cząsteczki RB. Proces adsorpcji w obydwu 

przypadkach jest szybki i zachodzi w przeciągu kilku minut (Rysunek 45). Wyniki te 

świadczą o tym, że RBC30B może zostać wykorzystany do fizycznego usuwania MC-LR z 

wody na drodze adsorpcji bez zastosowania procesów fotokatalitycznych. 

 

 
Rysunek 45. Adsorpcja MC-LR na C30B oraz RBC30B (cMC-LR=0.01 mg/ml, cRBC30B=1 

mg/ml, cC30B=1 mg/ml)  

 
Widmo absorpcyjne UV-Vis MC-LR charakteryzuje pasmo z maksimum przy 240 nm 

pochodzące od pierścienia fenylowego obecnego w ugrupowaniu ADDA (Rysunek 10). 

Pasmo to znajduje się w zakresie dalekiego ultrafioletu, więc fotoliza MC-LR przy użyciu 

światła widzialnego jest niemożliwa. W związku z tym MC-LR może pozostawać w 

zbiornikach wodnych w niezmienionej formie przez długi okres czasu. Z drugiej strony RB 

może fotosensybilizować tlen singletowy pod wpływem światła widzialnego dzięki pasmu 

absorpcyjnemu z maksimum przy 550 nm. Co więcej, dzięki interkalacji RB w hydrofobowe 

przestrzenie międzywarstwowe C30B, pasmo to poszerza się, co pozwala na wydajniejszą 

absorpcję światła widzialnego (Rysunek 43). Na wykresie  widać, że widma absorpcyjne RB 

oraz RBC30B nakładają się z widmem emisyjnym lamp co pozwala na wydajne wzbudzenie 

chromoforów RB. Z drugiej strony MC-LR nie jest w stanie zaabsorbować światła o tak 
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niskiej energii co oznacza, że reakcje zachodzące podczas naświetlania mogą zostać 

przypisane tylko fotoaktywności RB. 

Przed zastosowaniem RBC30B jako fotokatalizatora sprawdzone zostało, czy RB w 

roztworze wodnym może zostać użyty do fotokatalitycznego utlenienia MC-LR w świetle 

widzialnym. W tym celu MC-LR została rozpuszczona w wodnym roztworze RB i 

naświetlona promieniowaniem o maksimum emisji 575 nm, które absorbowane jest tylko 

przez chromofory RB. Rysunek 46 przedstawia spadek stężenia MC-LR zarówno w 

natlenianych jak i odtlenianych roztworach. Reakcja zachodzi dużo szybciej w roztworze 

natlenionym co świadczy o znacznym udziale tlenu singletowego w fotodegradacji MC-LR. 

W obecności tlenu stężenie MC-LR spadło do 86% początkowej wartości. Ten stosunkowo 

niewielki spadek stężenia MC-LR jest spowodowany szybkim w warunkach eksperymentu 

fotoblaknięciem RB (Rysunek 47). 

 

 
Rysunek 46. Fotokatalityczny rozkład MC-LR w natlenianym i odtlenianym roztworze RB 

(cMC-LR=0,01 mg/ml, cRB=0,01 mg/ml). 
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Rysunek 47. Fotoblaknięcie RB w obecności MC-LR w roztworze natlenianym (cMC-LR=0,01 

mg/ml, cRB=0,01 mg/ml). 

  
Rysunek 48. Procesy fotodegradacji MC-LR przez RB, adsorpcji MC-LR na fotokatalizatorze 

RBC30B i następującej po niej fotodegradacji (cMC-LR=0,01 mg/ml, cRBC30B=1 mg/ml, 

cRB=0,01 mg/ml).  
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Układ, w którym jako fotokatalizatora użyto RBC30B, był bardziej skomplikowany, 

gdyż fotodegradacja MC-LR była poprzedzona jej adsorpcją na fotokatalizatorze, jak 

wspomniano wcześniej. Przed rozpoczęciem naświetlania mieszaniny reakcyjne zostały 

wytrząsane w ciemności, aby zapewnić, że wszystkie zachodzące podczas naświetlania 

zmiany stężenia MC-LR mogą być przypisane jedynie procesom fotodegradacji. Naświetlanie 

układu spowodowało szybki spadek stężenia niezaadsorbowanej MC-LR do 2,5% wartości 

początkowej. Oznacza to 40-krotny spadek stężenia MC-LR w roztworze, a w połączeniu z 

procesem adsorpcji (w stosunku do wyjściowego stężenia MC-LR) aż 500-krotny spadek 

stężenia (z 10 g/L do 0,02 g/L). Wynika z tego, że połączenie działanie adsorpcji i 

fotodegradacji w przypadku RBC30B jest dużo bardziej skuteczne niż sama fotodegradacja w 

wodnych roztworach RB. Zbadane zostało także stężenie MC-LR zaadsorbowanej na 

RBC30B przed rozpoczęciem naświetlania po 120 minutach naświetlania. W próbkach 

wyekstrahowanych z RBC30B po naświetlaniu nie wykryto obecności MC-LR. Wyniki te 

sugerują, że MC-LR ulega szybkiemu fotoutlenianiu dzięki bliskości cząsteczek RB 

generujących tlen singletowy (Rysunek 48). Dzięki połączeniu adsorpcji z fotoultenianiem 

RBC30B jest w stanie wyeliminować problem toksyczności związków adsorbowanych, co nie 

jest możliwe w przypadku klasycznych (niefotoaktywnych) adsorbentów takich jak węgiel 

aktywny, który często jest używany do usuwana MC-LR z wody [170]. 

Identyfikacja produktów fotodegradacji MC-LR została wykonana metodą UPLC/MS 

uzupełnioną o widma fragmentacji MS/MS. Dla wszystkich zidentyfikowanych produktów 

zaobserwowano hydroksylację benzylowego atomu węgla w ugrupowaniu ADDA (Rysunek 

49). Kolejnym zaobserwowaną reakcją było utlenienie wiązania sprzężonego układu wiązań 

podwójnych w ugrupowaniu ADDA przy atomie węgla C4 (produkty MP-1 i MP-2) oraz C7 

(produkty MP-3 i MP-4). Produkty MP-1 oraz MP-2 ulegają identycznej fragmentacji oraz 

posiadają ten sam jon molekularny o wartości [M+H]+ m/z równej 1027,55, co sugeruje, że 

związki te są izomerami 6(E) oraz 6(Z) tego samego związku. Sytuacja wygląda podobnie dla 

produktów MP-3 oraz MP-4, które posiadają ten sam jon molekularny o wartości [M+H]+ m/z 

równej 1027,55 co sugeruje, że związki te są izomerami 4(E) oraz 4(Z) tego samego związku. 

Podobne dihydroksylowane produkty o jonach molekularnych [M+H]+ o m/z równym 1028 

powstałe w wyniku fotodegradacji MC-LR z wykorzystaniem fikocyjaniny zostały wcześniej 

wykryte przez Tsuji et al. [171]. MC-LR może także ulegać izomeryzacji podczas 

naświetlania promieniowaniem UV [172]. Produkty izomeryzacji nie zostały wykryte, co 

potwierdza, że promieniowanie użyte podczas eksperymentów nie zostało bezpośrednio 

zaabsorbowane przez MC-LR. 
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Sprzężony układ wiązań podwójnych zostaje rozerwany dla obydwóch wiązań 

podwójnych przy atomie C4 dla produktów MP-1 i MP-2 oraz C6 dla produktów MP-3 i MP-

4. Ponieważ toksyczność MC-LR wynika z obecności w cząsteczce MC-LR izomeru 4(E), 

6(E) ugrupowania ADDA [118], można wnioskować, że zmiany fotokatalizowane przez 

RBC30B ograniczają lub całkowicie usuwają toksyczność MC-LR. 

 

3. Wnioski 
Hybrydowy fotokatalizator RBC30B został otrzymany poprzez interkalację RB 

pomiędzy warstwami zhydrofobizowanego montmorylonitu (C30B). Interkalacja została 

potwierdzona poprzez pomiary za pomocą mikroskopu konfokalnego oraz pomiary BET. 

Hybrydowy fotosensybilizator został pomyślnie użyty do wydajnego usuwania MC-LR z 

wodnych roztworów w procesie dwuetapowym. Pierwszy etap polegał na silnej adsorpcji 

MC-LR z jej wodnego roztworu przez fotokatalizator. Drugi etap polegał na fotoutlenianiu 

MC-LR 

MP-1 
MP-2 

MP-3 
MP-4 

Rysunek 49. Schemat fotodegradacji MC-LR przez fotokatalizator RB30B pod wpływem 

promieniowania widzialnego. 
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MC-LR zarówno zaadsorbowanej przez fotokatalizator jak i znajdującej się w roztworze pod 

wpływem naświetlania światłem widzialnym (575 nm). RBC30B może być z łatwością 

usunięty ze środowiska reakcji poprzez sedymentację, co jest niemożliwe w przypadku 

rozpuszczalnych fotokatalizatorów. Analiza produktów fotodegradacji potwierdziła, że 

reakcje degradacji dotyczą sprzężonych wiązań podwójnych w obrębie ugrupowania ADDA 

co jest istotne ze względu na ograniczenie toksyczności MC-LR. Biorąc pod uwagę fakt, że 

fotokatalizator RBC30B jest nietoksyczny, może on stanowić alternatywę w oczyszczaniu 

zbiorników wodnych z MC-LR. 

 

Wnioski ogólne 
 Podczas pierwszej części prowadzonych badań zostały otrzymane fotokatalizatory 

pływające oparte na TiO2 i perlicie. Ich struktura oraz właściwości spektralne zostały 

dokładnie zbadane. Właściwości fotokatalityczne otrzymanych materiałów zostały zbadane 

poprzez fotodegradację wodnych roztworów fenolu i znalazły odniesienie w ich 

właściwościach fizykochemicznych. Najbardziej wydajny fotokatalizator został z 

powodzeniem zastosowany do fotodegradacji mikrozanieczyszczenia, jakim był 

sulfametoksazol, w roztworach wodnych o różnych pH. Kinetyka procesu została 

wyznaczona oraz zaproponowany został mechanizm reakcji. Wykazano, że produkty 

fotodegradacji sulfametoksazolu są podobne do produktów metabolizmu antybiotyku. 

 Podczas drugiej części prowadzonych badań zsyntezowany został koloidalny TiO2 i 

zbadane zostały struktura materiału oraz jego właściwości spektralne. Otrzymany materiał 

posłużył do fotodegradacji mikrozanieczyszczenia, jakim była roksytromycyna, w roztworach 

wodnych. Zbadana została kinetyka procesu oraz zaproponowany został mechanizm reakcji. 

Dane literaturowe świadczą, że produkty fotodegradacji powinny mieć obniżone właściwości 

antybakteryjne w stosunku do związku wyjściowego. 

 Podczas trzeciej części prowadzonych badań zsyntezowany został hybrydowy 

adsorbent/fotosensybilizator tlenu singletowego. Fotokatalizator składał się z różu 

bengalskiego zaadsorbowanego na montmorylonicie zhydrofobizowanym surfaktantami 

alkiloamoniowymi. Badania strukturalne potwierdziły, że róż bengalski interkaluje w 

zhydrofobizowane przestrzenie międzywarstwowe, występujące w strukturze organicznie 

zmodyfikowanej glinki. Otrzymany materiał został z powodzeniem wykorzystany do 

usuwania mikrocystyny-LR, hepatotoksycznego oligopeptydu, z roztworów wodnych. Dzięki 

połączeniu procesów adsorpcji oraz fotodegradacji otrzymany materiał był znacznie bardziej 

wydajny niż roztwory homogeniczne różu bengalskiego i pozwalał na 100% degradację 



107 
 

zanieczyszczenia. Analiza produktów fotodegradacji mikrocystyny-LR wykazała, że 

utlenieniu uległ podstawnik 3-amino-9-metoksy-2,6,8-trimetylo-10-fenylo-4(E),6(E)-dienowy 

odpowiedzialny za toksyczność całej molekuły. Zgodnie z literaturą nawet niewielkie zmiany 

zachodzące w obrębie tego podstawnika, np. izomeryzacja, powodują detoksyfikację 

mikrocystyny-LR, co sugeruje, że produkty fotodegradacji przeprowadzonej z 

wykorzystaniem hybrydowego fotokatalizatora są nietoksyczne. 

 Opisana synteza trzech różnych fotokatalizatorów oraz zastosowanie ich do 

fotodegradacji trzech różnych mikrozanieczyszczeń świadczą o tym, że cele pracy doktorskiej 

zostały w pełni zrealizowane. 
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