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SAŽETAK 
Zaštita i očuvanje vodenih resursa izazov je na globalnoj razini s kojim se današnjica susreće. 

Uz konvencionalne postupke obrade voda razvijaju se i napredni oksidacijski procesi koji su 

se zbog svog neselektivnog ponašanja pokazali učinkovitijim za uklanjanje malih organskih 

molekula poput farmaceutika čija prisutnost u okolišu više ne iznenađuje. Među raznim 

vrstama lijekova, svoj put u okolišu, ponajviše kroz otpadne vode pronašli su i lijekovi protiv 

raka (citostatici) koji zahtijevaju pažnju zbog povećane potrošnje i bioloških učinaka na 

organizme, već pri niskim koncentracijama. U ovome radu izabrana su dva citostatika, 

imatinib i krizotinib čija se mogućnost uklanjanja iz vode ispitala kroz sorpcijsku i 

fotokatalitičku aktivnost primjenom TiO2 fotokatalizatora. Prema mehanizmu 

fotokatalitičkog procesa, ispitivana komponenta podlijegat će razgradnji ako se prethodno 

sorbira na katalizator pa se sukladno tome, u prvom nizu eksperimenata proučavao sorpcijski 

afinitet citostatika prema različitim oblicima TiO2 fotokatalizatora, koristeći nekoliko modela 

sorpcijskih izotermi. Općenito se, na temelju određene količine sorbirane tvari, ispitala i 

primjenjivost sorpcije kao jednostavnije i jeftinije metode za uklanjanje imatiniba i 

krizotiniba iz vode ili kao preteča neke druge oksidacijske metode. Priroda procesa sorpcije, 

provedenog pri tri različite temperature opisana je promjenom početne koncentracije analita, 

pH-vrijednosti i ionske jakosti otopine te promjenom mase sorbensa. Visoke vrijednosti 

regresijskog koeficijenta, R2 upućuju na prikladnost linearne, Freundlichove i Langmuirove 

izoterme za opisivanje sorpcije citostatika na suspendirani i imobilizirani oblik TiO2. Oba 

analita pokazuju rastući trend koeficijenta sorpcije s porastom vrijednosti pH u rasponu od 5 

do 9 s naglaskom na veću mobilnost imatiniba u slučaju imobiliziranog TiO2. Pozitivna 

korelacija određena je i između temperature, mase sorbensa i koeficijenta sorpcije, dok je 

porastom ionske jakosti otopine krizotinib pokazao suprotan trend. Termodinamika sorpcije 

opisana je kao spontan proces fizikalne prirode koji slijedi kinetiku pseudo-drugog reda. 

Što se tiče eksperimenata fotokatalize, prvo su se odredile vrijednosti početne koncentracije 

analita i pH otopine pri kojoj citostatici postižu optimalnu razgradnju, primjenom modeliranja 

odzivnih površina (RSM). Pri dobivenim uvjetima (pH 5 i 5 mg/L) ispitan je mehanizam 

fotokatalitičke reakcije, određivanjem radikalskih vrsta odgovornih za razgradnju. Vodeću 

ulogu u razgradnji imatiniba i krizotiniba pokazali su hidroksilni radikali i singletni kisik. U 

sljedećim eksperimentima pokazana je važnost provođenja fotokatalize u prisustvu raznih 

anorganskih i organskih tvari kao sastavnica matice vode koji su većinski usporili razgradnju. 

Kao i svaki drugi proces razgradnje, fotokataliza imatiniba i krizotiniba također je bila 



 

 

popraćena stvaranjem nusprodukata čije su strukture i putevi razgradnje predloženi 

korištenjem spektrometrije masa visokog razlučivanja. Potencijalna opasnost razgradnih 

produkata procijenjena je testom akutne toksičnosti prema morskoj bakteriji Vibrio fischeri, 

pri čemu je postignuta značajna inhibicija luminiscencije tijekom fotokatalitičke razgradnje 

krizotiniba u razdoblju od 90. do 180. minute. Kao fotokatalizator koristio se TiO2 

imobiliziran na staklene mrežice koji je olakšao samu provedbu eksperimenata pritom misleći 

na filtriranje uzoraka. 

 

Ključne riječi: citostatici, imatinib, krizotinib, titanijev (IV) oksid (TiO2), sorpcija, 

fotokataliza, razgradni produkti, toksičnost 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

ABSTRACT 
The protection and conservation of water resource is a global challenge facing humanity 

today. In addition to conventional water treatment, advanced oxidation processes are also 

being developed to non-selectively and efficiently remove small organic molecules such as 

pharmaceuticals, whose presence in the environment is no longer surprising. Among the 

different classes of pharmaceuticals, anti-cancer drugs (cytostatics) have also found their way 

into the environment, mostly through wastewater, which requires attention due to their 

increased consumption and biological effects, even at low concentrations. In this work, two 

cytostatics, imatinib and crizotinib, were selected and their ability to be removed from water 

was tested by sorption and photocatalytic activity with TiO2 photocatalysts. The prerequisite 

step of the photocatalytic process is the sorption of the tested component on the catalyst, so in 

the first series of experiments the sorption affinity of cytostatics to different forms of TiO2 

was investigated. In addition, based on the studied sorption affinity, the applicability of 

sorption as a simpler and less expensive method for the removal of imatinib and crizotinib or 

as a complementary method to some oxidation processes was tested. The nature of the 

sorption process was described by changing the initial concentration of the analyte, the pH 

value and the ionic strength of the solution, and by performing experiments at three different 

ambient temperatures and different sorbent dosages. The suitability of the linear, Freundlich, 

and Langmuir isotherm models for describing the sorption of cytostatics on the suspended 

and immobilized forms of TiO2 was indicated by high values of the regression coefficient, R2. 

Both analytes showed an increasing trend in the sorption coefficient with increasing pH 

values in the range of 5 to 9, highlighting the greater mobility of imatinib in the case of 

immobilized TiO2. A positive correlation was also observed between temperature, sorbent 

mass and sorption coefficient, while the increase in ionic strength of crizotinib solution 

showed the opposite trend. The thermodynamics of sorption is described as a spontaneous 

process of physical nature that follows pseudo-second-order kinetics. 

In the first step of the photocatalytic experiments, the initial concentration of the analyte and 

the pH of the solution, at which the cytostatic reaches the optimal degradation, were tested 

using response surface modelling (RSM). Under the conditions obtained (pH 5 and 5 mg/L), 

the mechanism of the photocatalytic reaction was studied by determining the main radical 

species involved in the degradation. Hydroxy radicals and singlet oxygen played the main 

role in the degradation of imatinib and crizotinib. The importance of performing 

photocatalysis in the presence of various organic and inorganic substances as common 



 

 

components of the water matrix was also demonstrated, since most of them slow down the 

degradation. Like any other degradation process, photocatalysis of imatinib and crizotinib 

was accompanied by the formation of by-products, whose structures and degradation 

pathways were suggested by high-resolution mass spectrometry. The hazard potential of the 

degradation products was assessed by an acute toxicity assay with the marine bacterium 

Vibrio fischeri, with significant inhibition of luminescence during photocatalytic degradation 

of crizotinib over period of 90 to 180 minutes. TiO2 immobilized on glass meshes was used 

as the photocatalyst, which facilitated the performance of the experiments by avoiding 

filtering of the samples. 

 

Keywords: cytostatics, imatinib, crizotinib, titanium (IV) oxide, sorption, photocatalysis, 

degradation products, toxicity 
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Farmaceutici su male i kompleksne molekule, biološki aktivne čija svakodnevna potrošnja u 

humanoj i veterinarskoj medicini povećava vjerojatnost njihove pojave ili opstanka u okolišu, 

bilo zbog nemogućnosti razgradnje ili kontinuiranog ispuštanja. Zbog svojih fizikalno-

kemijskih karakteristika utječu na vodene ekosustave u koje dospijevaju kroz postrojenja za 

obradu otpadnih voda, bolničke vode, proizvodnju, nepropisno odlaganje, itd. Oni lipofilniji 

akumulirat će se u tlu i sedimentu dok će polarnije komponente završiti u podzemnim, 

površinskim ili čak pitkim vodama i biti izravno ili neizravno izloženi procesima fotolize i 

hidrolize pri čemu mogu nastati produkti, često toksičniji od polaznog spoja. Posljedično 

shvaćanju da se kvaliteta vode mora održavati, dugi niz godina razvijaju se napredni 

oksidacijski procesi (NOP) koji će uz konvencionalne metode obrade voda poput adsorpcije, 

membranskih tehnologija i sl., poslužiti za što bolje uklanjanje farmaceutika u okolišu. 

Fotokataliza se pokazala kao jedan od naprednih oksidacijskih procesa kojim se pomoću 

poluvodičkog materijala kao što je TiO2 i neselektivnih hidroksilnih radikala uspješno 

eliminiraju razne vrste spojeva iz vode pa tako i farmaceutici koji u manjim ili većim 

koncentracijama utječu na ekosustav. Uz uobičajeno ispitivane klase farmaceutika poput 

antibiotika, predmet istraživanja postali su i citostatici. Iako i dalje prisutni u niskim 

koncentracijama, ta činjenica nije ohrabrujuća s obzirom da njihovi dugoročni utjecaji na 

vodeni i kopneni okoliš nisu poznati. 

Cilj doktorskog rada bio je odrediti fotokatalitičku razgradnju imatiniba i krizotiniba, 

inhibitora tirozin-kinaze koji su odabrani kao subjekt istraživanja zbog svoje predviđene 

otpornosti ka biorazgradnji i postojanosti u vodi, a njihova sudbina i ponašanje u okolišu do 

sad je još uvijek neistražena. S obzirom da aktivaciji katalizatora izvorom zračenja prethodi 

sorpcija analita na aktivna mjesta katalizatora, detaljno je istražena mogućnost TiO2 u ulozi 

sorbensa za uklanjanje citostatika iz vodenog medija. 

Opširnije, istraživanje je podijeljeno u nekoliko dijelova. Prvo su razvijene metode 

tekućinske kromatografije visoke djelotvornosti vezane s detektorom s nizom dioda kako bi 

se imatinib i krizotinib mogli pouzdano detektirati i kvantificirati. Nadalje, sorpcijsko 

ponašanje citostatika na TiO2 ispitano je kroz utjecaj početne koncentracije, pH, ionske 

jakosti otopine, temperature i mase sorbensa. Sljedećim eksperimentima praćena je 

fotokatalitička razgradnja citostatika primjenom TiO2 imobiliziranog na staklene mrežice. 

Odredile su se vrijednosti početne koncentracije citostatika i pH-vrijednost otopine pri kojoj 

postižu najučinkovitiju razgradnju. Također, ispitan je i utjecaj matice vode na kinetiku 

fotokatalitičke razgradnje mijenjajući sastav nitrata, bikarbonata, fosfata, klorida i huminskih 

kiselina nakon čega se proveo dodatan eksperiment s otpadnom vodom kao realnim izvorom 
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farmaceutika u okolišu. Analizom uzoraka koristeći spektrometriju masa visoke razlučivosti, 

točnije Q-TOF instrumentom omogućena je identifikacija razgradnih produkata i predlaganje 

njihovih puteva razgradnje pri čemu su prethodno određene kisikove radikalske vrste koje 

sudjeluju u reakciji. Zadnji dio istraživanja uključivao je procjenu akutne toksičnosti nastale 

smjese citostatika i razgradnih produkata primjenom testnog organizma Vibrio fischeri. 

Zaključno, očekuje se da će opisano istraživanje doprinijeti postojećim spoznajama o 

razgradnji i upotpuniti sliku sudbine i postojanosti citostatika te olakšati njihovo uklanjanje iz 

vodenog okoliša uzimajući u obzir opisane procesne parametre. 
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2.1. Farmaceutici u okolišu 

Zadnjih nekoliko desetaka godina, sve veća pažnja usmjerena je na praćenje novih vrsta 

zagađivala koje utječu na vodeni i kopneni ekosustav te u konačnici na kvalitetu, svima nam 

za život neophodne vode. Pored pesticida, dezinfekcijskih nusprodukata, industrijskih 

kemikalija, proizvoda za osobnu njegu, mirisa, deterdženata, farmaceutici su također jedna od 

relevantnih klasa spojeva prepoznata kao izravna prijetnja okolišu [1-3]. Smatraju se novim 

zagađivalima1 jer još uvijek nisu postavljeni zakonski okviri i potvrđene regulative za vode 

pa se farmaceutici i dalje kontinuirano i nekontrolirano (većina spojeva) unose u okoliš. 

Okarakterizirani su kao “pseudopostojani” jer se u okoliš ispuštaju većom brzinom nego što 

se razgrađuju [4-6]. U Europskoj Uniji odobreno je otprilike 3000 farmaceutski aktivnih 

spojeva koji su dizajnirani za sprječavanje i liječenje raznih bolesti, te za promicanje i 

održavanje kvalitete zdravlja ljudi i životinja [7-9]. To su uglavnom složene organske 

molekule malih masa (200 – 500 Da), različitih fizikalno-kemijskih karakteristika, kemijski 

stabilne, te lipofilne i umjereno topljive radi dobre bioraspoloživosti [10]. Najčešće se dijele 

prema terapijskoj namjeni i biološkoj aktivnosti i to na antibiotike za liječenje bakterijskih 

infekcija, antineoplastike za terapije protiv raka, analgetike za ublažavanje boli, 

antihelmintike kao antiparazitne lijekove, protuupalne lijekove, diuretike, antidepresive, 

narkotike, itd. Poznata je i podjela prema kemijskoj strukturi unutar određene vrste 

farmaceutika pa tako unutar skupine antibiotika razlikujemo peniciline, kinoline, 

cefalosporine, β-laktame, sulfonamide. Nešto rjeđa podjela odnosi se na način djelovanja 

(npr. antimetaboliti) pri čemu različite kemijske strukture spojeva rezultiraju različitim 

sudbinama u okolišu [4, 11]. 

S jedne strane svakodnevno olakšavaju i spašavaju milijune života, a s druge pak strane 

njihov direktan ili indirektan utjecaj pospješuje zagađenje vode, jedno od najvećih ekoloških 

prijetnji današnjice [5, 12, 13]. Od prvih otkrivanja u otpadnoj vodi 80-ih godina prošlog 

stoljeća pa sve do danas, farmaceutici predstavljaju analite od interesa raznih studija zbog 

neistraženih rizika na ekosustav [14, 15]. Neizostavni su primjer spojevi koji su uzrokovali 

bespovratne, negativne utjecaje na organizme u okolišu poput estrogena (etinilestradiola) koji 

je utjecao na reproduktivan sustav riba u moru, diklofenaka čija je neopravdana uporaba u 

terapiji stoke na indijskom potkontinentu dovela do naglog izumiranja supova koji su se

                                                           
1 eng. emerging contaminants 
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njime hranili, promoviranja rezistentnosti bakterija prema određenim vrstama antibiotika koji 

se neregulirano ispuštaju u okoliš, itd. Navedene katastrofe ukazuju na potrebu istraživanja 

farmakoloških utjecaja i sudbine farmaceutskih proizvoda u ekosustavu prije nego što 

nastanu posljedice koje se ne mogu ispraviti [15, 16]. Razvoj osjetljivijih analitičkih tehnika 

omogućio je identifikaciju velikog broja spojeva u mikrogramskim ili čak nanogramskim 

koncentracijama u postrojenjima za obradu otpadnih voda, podzemnim vodama, površinskim 

vodama poput mora, rijeka, jezera, te pitkim vodama [1, 17-20]. Oni lipofilniji pronađeni su 

kao dio matice tla i sedimenta [10]. Istraživačka grupa iz Njemačke objavila je da je 

prepoznato više od 600 farmaceutika kao zagađivala u svijetu [5]. Danas se moderno društvo 

susreće s pandemijama, trenutno aktivnim koronavirusom čija prisutnost iziskuje upotrebu 

lijekova u velikim količinama čije će izlučivanje ili nepropisno odlaganje loše djelovati po 

okoliš. To se vidi na primjeru antibiotika azitromicina čija je koncentracija u površinskim 

vodama tijekom pandemije porasla na 935 ng/L [21]. Najčešće pronađeni farmaceutici u 

okolišu predstavljeni su na slici 1 dok su u tablici 1 navedene detektirane koncentracije 

pojedinih farmaceutika u uzorcima vode i tla. 

 

Slika 1. Najčešće pronađeni farmaceutici u okolišu [14] 
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Tablica 1. Detektirane koncentracije farmaceutika u vodi i tlu [22-26] 

Farmaceutik 
Koncentracija, 

ng/L (voda); ng/g (tlo) 
Uzorak Lokacija 

acetaminofen 2,8 pitka voda Japan 

azitromicin 
11,10 – 29,6 
2,55 – 82,46 

površinska voda 
površinska/podzemna voda 

Portugal 
Italija 

atenolol 

8,70 
1,07 – 483,94 
2000 – 2894 
1653 – 1852 

podzemna voda 
površinska/podzemna voda 

otpadna voda (ulaz) 
otpadna voda (izlaz) 

SAD 
Italija 

Španjolska 

ciprofloksacin 46,68 
2,86 – 7,00 

površinska/podzemna voda 
površinska/podzemna voda 

Kina 
Italija 

diklofenak 

<GD – 44,00 
12,00 
5,06 

101 – 257 

površinska/podzemna voda 
površinska/podzemna voda 

tlo 
tlo 

Japan 
Portugal 

Španjolska 
Pakistan 

eritromicin 14,34 – 26,40 površinska/podzemna voda Kina 

ibuprofen 
<GD – 17,00 

8 
0,21 – 0,29 

površinska voda 
pitka voda 

tlo 

Japan 
Francuska 
Meksiko 

kafein 
15,2 – 743 

11,38 – 38,41 
1,15 – 65,92 

površinska/podzemna voda 
površinska voda 

površinska/podzemna voda 

Indija 
Mađarska 

Italija 

karbamazepin 

162,00 
41,6 

0,19 – 0,55 
0,08 – 1,36 

podzemna voda 
pitka voda 

tlo 
tlo 

SAD 
Francuska 

SAD 
Španjolska 

klaritromicin <GD – 199,00 
0,10 – 101,30 

površinska/podzemna voda 
površinska/podzemna voda 

Brazil 
Italija 

naproksen 2,12 – 3,23 površinska/podzemna voda Kina 

paracetamol 10 – 30 podzemna voda Kenija 

sulfametoksazol 

1,50 – 125,80 
0,41 – 99,47 
23,45 – 60,58 

4 

površinska voda 
površinska/podzemna voda 
površinska/podzemna voda 

pitka voda 

Francuska 
Italija 
Kina 

Kanada 

salicilna kiselina 
38 792 – 57 533 

94 – 110 
otpadna voda (ulaz) 
otpadna voda (izlaz) 

Španjolska 

oksazepam 3 – 13 pitka voda Nizozemska 

trimetoprim 

12,87 – 87,16 
2 

<GD – 60,1 
0,12 – 0,26 

površinska/podzemna voda 
pitka voda 

tlo 
tlo 

Italija 
Francuska 
Malazija 

SAD 

tetraciklin 1,9 – 17,4 tlo Kina 
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Konvencionalni uređaji za obradu otpadnih voda predstavljaju glavni izvor ulaska 

farmaceutika u okoliš pošto su se pokazali neučinkovitim za veliki broj spojeva, kompleksnih 

struktura i niskih koncentracija u vodi [4, 16, 27-29]. Ta činjenica nije ništa čudna s obzirom 

da UN procjenjuje da se na godišnjoj razini proizvedu ogromne količine otpadne vode, šest 

puta veće od svih rijeka svijeta i da oko 2,5 milijarde ljudi na svijetu nema adekvatne 

sanitarne uvjete [13]. Nepropisno odlaganje lijekova, bolnice, farmaceutska industrija, 

korištenje veterinarskih farmaceutika na farmama također čine uobičajene izvore navedenih 

spojeva u okolišu [6, 14]. Na slici 2 prikazani su putevi ulaska farmaceutika u okoliš. 

 

 

Slika 2. Putevi ulaska farmaceutika u ekosustav [30] 

 

Kroz modernizaciju tehnologije i napredak znanosti uslijed potreba stanovništva, kvaliteta 

življenja promovira se povećanom proizvodnjom lijekova koja također predstavlja jedan od 

načina kojim aktivne tvari dospijevaju u okoliš [1, 5, 31]. Uz prijavu od oko 4000 

farmaceutski aktivnih tvari na svjetskom tržištu, logičan je porast potrošnje lijekova koji 

iznosi od 100 000 do 200 000 tona godišnje, ovisno o lokalitetu [18]. Od 2017. godine 
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svjetsko tržište lijekova postiže prihode veće od 1143 milijardi američkih dolara s godišnjom 

stopom porasta od 5,8 %, pri čemu prednjači Sjeverna Amerika zbog najrazvijenije 

farmaceutske industrije [1]. Što se tiče Europe, Švicarska proizvodi najviše lijekova i to u 

vrijednosti od 32 380 milijuna eura [32]. Sukladno navedenim činjenicama, na slici 3 

prikazana su područja i broj detektiranih farmaceutika u vodama, obuhvaćajući sve 

kontinente. 

 

 

Slika 3. Rasprostranjenost farmaceutika u različitim izvorima vode diljem svijeta [5] 

 

Kako bi što dulje postojale dovoljne zalihe pitkih voda, nužno je te iste površinske vode 

zaštititi od zagađenja, golim okom nevidljivim zagađivalima. S tim ciljem Europska Unija 

donijela je Okvirnu direktivu o vodama2 koja je od izmjene, 2008. godine predstavila listu od 

33, a 2013. od 45 tvari ili klase spojeva definiranih kao prioritetne opasne tvari koje 

zahtijevaju dodatnu pozornost bilo zbog visoke frekvencije pojavljivanja u okolišu ili 

očekivanog rizika po ljudsko zdravlje i okoliš [33, 34]. Direktivom iz 2013. godine [35] 

predložena je takozvana lista tvari3 koja navodi tvari koje zahtijevaju privremeno praćenje 

zbog procjene potencijalnog rizika za okoliš. Cjeloviti popis, usvojen 2015. godine [36] 

uključivao je deset tvari ili skupina tvari, odnosno 17 zagađivala koji izazivaju zabrinutost: 

dva hormona, estrogen, nesteroidni protuupalni lijek diklofenak, tri makrolidna antibiotika, 

antioksidans, UV-filter, šest pesticida te dva herbicida [13]. Popis prioritetnih tvari koje se 
                                                           
2 eng. Water Framework Directive 
3 eng. Watch list 



2. TEORIJSKI DIO 

7 

prate na razini Europske unije ažurira se svake dvije godine pa je Komisija nakon prve 

izmjene 2018. godine i naknadno 2020. godine, na temelju prikupljenih podataka donijela 

odluku da lista iz 2022. godine i dalje sadrži šest tvari ili skupina tvari (sulfametoksazol, 

trimetoprim, venlafaksin i metabolit O-demetilvenlafaksin, deset azolnih spojeva, sedam 

pesticida i dva fungicida) uz još dodatno uvršten fungicid, herbicid i insekticid, dva 

antibiotika (ofloksacin i klindamicin), metformin i njegov metabolit guanilurea te tri tvari za 

zaštitu od sunca [37, 38]. 

 

2.1.1. Sudbina farmaceutika u okolišu 

Nakon primjene, lijek prolazi kroz metaboličke procese u organizmu prema slici 4. Većina 

njih ne metabolizira u potpunosti pa se često izlučuju kao smjesa aktivne tvari i metabolita 

koji nerijetko može biti polarniji i toksičniji u odnosu na početni spoj [5, 39]. Neke studije 

pokazale su da je koncentracija metabolita pronađena u okolišu veća od početnog spoja kao 

na primjer u slučaju ibuprofena i njegova dva metabolita, hidroksi-ibuprofena te karboksi-

ibuprofena, detektiranih u uzorcima morske vode iz Norveške [40]. 

 

  

Slika 4. Metabolički put lijeka u ljudskom tijelu [5] 

 



2. TEORIJSKI DIO 

8 

Jednom prisutni u okolišu, farmaceutici i odgovarajući metaboliti bit će izloženi raznim 

biotičkim ili abiotičkim procesima poput biorazgradnje, fotolize, hidrolize, sorpcije, pri čemu 

navedeni procesi mogu biti uzrok smanjenja njihove koncentracije, ali i istovremenog 

nastanka razgradnih i transformacijskih produkata koji su nerijetko po svojoj prirodi topljiviji 

i polarniji od analita [41, 42]. Cijepanjem molekule koja se razgrađuje nastaju razgradni 

produkti s drugačijom molekulskom masom dok kod transformacijskih produkata, 

promjenom u strukturama početne molekule tvari masa ostaje ista. Sklonost spojeva prema 

razgradnji ili sorpciji, uvjetovana je njihovim fizikalno-kemijskim svojstvima (koeficijent 

razdiobe oktanol/voda, Kov, koeficijent razdiobe, Kd, konstanta ionizacije, Kk, koeficijent 

sorpcije na organski ugljik, Koc) [43]. Primjerice, za očekivati je da će acetilsalicilna kiselina, 

ibuprofen, diklofenak, bezafibrat kao kiseli farmaceutici (pKk  < 4,9) pri neutralnom pH 

medija vjerojatnije završiti u vodi dok veći afinitet za sorpciju pokazuju bazični farmaceutici 

poput fluorokinolona, tetraciklina, i sl. [14, 44]. Nastanak razgradnih i transformacijskih 

produkata ovisit će i o njihovoj molekulskoj strukturi, uobičajeno sastavljenoj od 

heteroatoma, aromatskih prstenova koji apsorbiraju Sunčevo zračenje i reagiraju s 

fotogeneriranim vrstama u vodama te tako podliježu procesima izravne i neizravne fotolize 

[45]. Pored svega navedenog, u obzir se trebaju uzeti i okolišni faktori poput pH medija, vrste 

tla, intenziteta zračenja, tipa matrice, itd. [46]. 

Iako pojava metabolita, razgradnih i transformacijskih produkata u okolišu nije strana, i dalje 

je veći broj studija usmjeren na samo praćenje farmaceutika što u daljnjim razmatranjima 

vezanim za očuvanje okoliša treba promijeniti jer su takvi spojevi po svojoj prirodi često 

toksičniji i postojaniji u usporedbi s glavnom komponentom [46]. Jedan takav primjer su 

razgradni i transformacijski produkti, karboksi-aciklovir i N-(4-karbamoil-2-imino-5-

oksoimidazolidin)-formamido-N-metoksioctena kiselina, koji nastaju oksidacijom 

antivirusnog lijeka aciklovira tijekom procesa ozonizacije [47]. Europska medicinska 

agencija preporuča da se istraži utjecaj svakog novonastalog razgradnog i transformacijskog 

produkta čija koncentracija prelazi 10 % u odnosu na početni spoj [42]. Novija istraživanja 

vezana za sudbinu farmaceutika ili drugih vrsta mikrozagađivala u okolišu trebaju uključiti i 

ispitivanja sinergijskog ili antagonističkog učinka smjese spojeva čija će pojava i 

koncentracija ovisiti o geografskom položaju, klimatskim uvjetima te načinu obrade otpadnih 

voda [46, 48]. 
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2.2. Lijekovi protiv raka – citostatici 

Protutumorski farmaceutici ili citostatici čine grupu prirodnih i sintetskih farmaceutika koji 

se koriste za liječenje tumorskih bolesti tako da svojim toksičnim djelovanjem napadaju i 

sprječavaju rapidno dijeljenje i rast tumorskih stanica. Klasificiraju se prema terapijskoj i 

farmakološkoj namjeni te kemijskim karakteristikama u dvije skupine, na antineoplastike i 

endokrinu terapiju (hormoni, antihormoni). Citostatici se dijele na alkilirajuća sredstva, 

antimetabolite, biljne alkaloide i druge prirodne proizvode, citotoksične antibiotike te druge 

antineoplastike [19, 49]. Primjeri navedenih spojeva prikazani su u tablici 2. Liječenje raka 

danas uključuje operacijske zahvate, radioterapiju, imunoterapiju, kemoterapiju, a odobreno 

je više od stotinu kemoterapijskih lijekova od kojih se više od trideset svakodnevno 

primjenjuje u Europskoj uniji [50, 51]. Ponašanje ovakvih farmaceutika ovisi o vrsti i 

mehanizmu djelovanja, ali definitivno glavna i zajednička uloga im je direktno ili indirektno 

djelovanje na DNA stanice. Problem koji uzrokuje navedena klasa tvari je taj da napadajući 

stanice raka, istovremeno napadaju i zdrave stanice čime izazivaju niz neželjenih posljedica 

[50, 52]. Pored uobičajeno ispitivanih klasa farmaceutika poput antibiotika [53-57], lijekovi 

koji se koriste u terapiji raka također su sve češća tema istraživanja. Razlog tome je porast 

proizvodnje i potrošnje takvih spojeva zbog sve veće incidencije bolesti; rak je drugi vodeći 

uzrok smrti u svijetu (21,7 %) nakon kardiovaskularnih bolesti (46,2 %) (slika 5) [51, 58, 

59]. U 2008. godini zbog raka je umrlo 7,6 milijuna ljudi dok se za 2030. godinu predviđa 

porast brojke na 13,1 milijuna [49]. 

Neke tvari pokazale su kancerogeno, teratogeno, mutageno i/ili toksično djelovanje, stoga 

citostatici predstavljaju potencijalnu prijetnju vodenom i kopnenom ekosustavu [19, 60-62]. 

Dugoročno izlaganje okoliša takvim spojevima čak i pri nižim koncentracijama može 

uzrokovati štetne učinke na zdravlje živih bića, bez obzira što se pripisuju u manjoj mjeri te 

teže detektiraju u okolišnim uzorcima u usporedbi s drugim skupinama farmaceutika poput 

antibiotika i nesteroidnih protuupalnih lijekova [52, 60]. Ponekad se istovremeno više 

citostatika pripisuje za učinkovitu terapiju [60] pa se ne isključuju i takozvani “koktel učinci” 

smjese spomenutih spojeva koji mogu uzrokovati ozbiljnije ekotoksikološke probleme, u 

odnosu na pojedinačnu tvar [63]. 
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Tablica 2. Klasifikacija protutumorskih farmaceutika [49] 

Protutumorski farmaceutici 
(antineoplastici) Podvrsta Primjer lijeka 

Alkilirajući agensi 

analozi dušičnog iperita 
alkil sulfonati 
etilen imini 

epoksidi 
ostali 

ciklofosfamid, ifosfamid 
busulfan 
tiotepa 

etoglucid 
mitobronitol 

Antimetaboliti 
analozi folne kiseline 

analozi purina 
analozi primidina 

metotreksat 
merkaptopurin 

fluoruracil 

Biljni alkaloid i ostali produkti 
prirodnog porijekla 

vinca alkaloid 
derivati podofilotoksina 

taksani 
ostali 

vinblastin 
etopozid 

paklitaksel 
trabektedin 

Citotoksični antibiotici 
aktinomicini 
antraciklini 

ostali 

daktinomicin 
doksorubicin 

bleomicin 

Ostali antineoplastični agensi 

spojevi platine 
metilhidrazini 

inhibitori protein kinaze 
ostali 

cisplatin, karboplatin 
prokarbazin 

imatinib, gefitinib 
irinotekan 

 

 

Slika 5. Uzroci smrti svjetske populacije u 2017. godini [1] 

Kao i drugi farmaceutici, citostatici u okoliš dospijevaju kao djelomično metabolizirani 

spojevi kroz izlučevine koje se ispuštaju u komunalne otpadne vode (izvanbolničko liječenje) 
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i bolničke otpadne vode [59, 64]. Njihova rasprostranjenost te sama koncentracija u okolišu 

ovisi o načinu primjene, vremenu i mjestu uzorkovanja, je li ono blizu bolnice, urbanog ili 

ruralnog područja, itd. [19]. Ciklofosfamid, ifosfamid, tamoksifen, metotreksat i fluorouracil 

koji se najviše konzumiraju u Europi, predstavljaju pet najproučavanijih citostatika u okolišu. 

Njihova prisutnost bilježi se u raznim izvorima vode, no zabrinjavajuće koncentracije 

detektirane su u bolničkim otpadnim vodama (čak do 687 000 ng/L za ciklofosfamid). Postoji 

niz spojeva kao imatinib, vinblastin, itd. koji se prate, a nisu uvijek detektirani u bolničkim 

otpadnim vodama što ne znači da nisu prisutni u tim vrstama otpadnih voda [65]. Približno je 

7,5 % citostatika kvantificirano u bolničkom ispustu što znači da se ostatak izlučuje kroz 

sanitarne čvorove kućanstava i tako završavaju u komunalnim otpadnim vodama, odnosno u 

postrojenjima za pročišćavanje istih [66]. Primjeri detektiranih citostatika u vodenom okolišu 

navedeni su u tablici 3. 

Sudbina ove skupine farmaceutika u okolišu također je uvjetovana njihovim fizikalno-

kemijskim karakteristikama. Često su to polarne molekule (log Kov < 3), dobro topljive u 

vodi, prisutne pri pH relevantnima za okoliš (4 – 9) u ioniziranom obliku koje se uslijed 

povećane pokretljivosti vjerojatnije zadržavaju u vodenom mediju i lakše podliježu različitim 

procesima razgradnje tvoreći nove produkte koji čine još veću nepoznanicu prema okolišu 

[51, 59]. Primjerice, česta pojava ciklofosfamida s log Kov = 0,63 i ifosfamida log Kov = 0,86 

u raznim maticama vode nije začuđujuća dok hidrofobnije komponente teže sorpciji na čvrstu 

fazu [64]. 
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Tablica 3. Izmjerene koncentracije citostatika u otpadnim i površinskim vodama [59, 60, 66] 

Naziv citostatika Matica uzorka Koncentracija, ng/L 

bleomicin 

bolnička otpadna voda (efluent) 
UPOV izlaz 

površinska voda 
riječna voda 

30 – 124000 
15,8 
8,5 

5 – 13 

ciklofosfamid 

bolnička otpadna voda (efluent) 
UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

površinska voda 

20 – 4500; 
0,3 – 13000 
0,19 – 300 
2,2 – 10,1 

cisplatin 
bolnička otpadna voda (efluent) 

UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

38 - 250000 
210 – 1200 
230 – 430 

daunorubicin bolnička otpadna voda (efluent) 260 – 1350 

doksorubicin bolnička otpadna voda (efluent) 100 – 1350 

erlotinib 
bolnička otpadna voda (efluent) 

UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

2 – 5,5 
3,5 – 8,1 
3,3 – 3,8 

ifosfamid 
bolnička otpadna voda (efluent) 

UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

<2 – 10647 
<0,3 – 13100 

1,2 – 2900 
irinotekan bolnička otpadna voda (efluent) 9,2 

karboplatin 
bolnička otpadna voda (efluent) 

UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

220 – 65000 
600 – 1600 
300 – 1200 

letrozol 
bolnička otpadna voda (efluent) 

UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

0,20 – 2,38 
0,28 – 0,8 
0,27 – 0,6 

metotreksat 
bolnička otpadna voda (efluent) 

UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

<2 – 4689 
59 
30 

tamoksifen 

bolnička otpadna voda (efluent) 
UPOV ulaz 
UPOV izlaz 

površinska voda 

0,2 – 8,2 
0,28 

42 – 740 
27 – 212 

5-fluorouracil bolnička otpadna voda (efluent) 
površinska voda 

<5 – 124000 
5 – 160 

UPOV – uređaj za pročišćavanje otpadnih voda4 

 

2.2.1. Inhibitori tirozin kinaze 

Tirozin kinaze važna su skupina enzima protein kinaza koji reguliraju mnoge proteine i tako 

utječu na rast stanica, prijenos signala u stanicama, transkripciju, diferencijaciju, apoptozu te 

niz drugih biokemijskih procesa [60]. Mutacijom i prekomjernom ekspresijom navedenih 

                                                           
4 eng. wastewater treatment plant 
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enzima dolazi do malignih promjena na stanicama. Radi sprječavanja navedenog, sintetiziraju 

se farmaceutici poput imatiniba i krizotiniba, koji svojim selektivnim inhibitornim 

djelovanjem blokiraju onkogene promjene stanica [67]. 

 

2.2.1.1. Imatinib 

Imatinib je inhibitor protein kinaze, prvi sintetiziran 1990-ih godina za liječenje mijeloične 

leukemije. Terapijski je dizajniran da selektivno inhibira abnormalno izražene timidin kinaze 

u stanicama raka [68]. Što se tiče farmakokinetičkih svojstava, nakon oralne primjene 

imatinib postiže dobru bioraspoloživost (veću od 90 %). Skoro u potpunosti metabolizira 

(25% u nepromijenjenom obliku). Vrijeme poluživota da se imatinib i njegov glavni 

metabolit, derivat N-desmetil eliminiraju iz organizma iznosi 18, odnosno 40 sati [69-71]. 

Također, zapažena je rezistentnost te blaga do umjerena toksičnost za imatinib [72]. Prema 

podatcima potrošnje u Engleskoj, konzumiralo ga se oko 20,4 kg/godina u razdoblju od 2010. 

do 2012. godine. S obzirom da se pripisuje za kućnu upotrebu, pronađen je pri višim 

koncentracijama u ispustima komunalnih otpadnih voda u rasponu od 11 do 577 ng/L na 

ulazu postrojenja, dok su na izlazu pročišćivača izmjerene koncentracije 54 – 180 ng/L [59, 

65, 68]. Zbog svojih fizikalno-kemijskih karakteristika (tablica 15) i otpora biorazgradnji, 

imatinib je okarakteriziran kao vrlo postojan spoj (BIOWIN 3 = 1,1206; BIOWIN 5 = -

0,5364; BIOWIN 7 = -3,6976) koji predstavlja potencijalni rizik za zagađenje tla i vode [73]. 

 

2.2.1.2. Krizotinib 

Pored raka dojki, rak pluća najčešći je rak kod ljudi s 2,21 milijuna procijenjenih smrtnih 

slučajeva u 2020. godini. Oko 80 – 85 % raka pluća odnosi se na rak pluća nemalih stanica 

(NSCLC) koji se najčešće liječi kemoterapijom [74, 75]. Obzirom na slabiju učinkovitost 

prve generacije inhibitora tirozin kinaza na EML4-ALK fuzijski protein (erlotinib, 

gefinitinib), sintetizirana je mala molekula krizotiniba kao lijek navedenog raka pluća. 

Krizotinib se kompetitivno veže na ATP ciljane kinaze, a pored navedenog djelovanja 

pokazuje aktivnost i prema receptoru faktora rasta hepatocita (HGFR) čije stanice s izrazito 

povećanom aktivacijom c-MET tirozin kinazom potiču rast tumora, angiogenezu, 
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metastaziranje. Odobren je od strane Američke agencije za hranu i lijekove5 2011. godine 

pod imenom Xalkori, a od 2016. godine koristi se kod NSCLC pacijenata s ROS1-pozitivnim 

proto-onkogenskim receptorom [76-78]. Krizotinib metabolizira u konjugirane spojeve 

laktama, glukoronida, sulfata, a primarno se izlučuje kroz jetru u postotku od 75 % [75]. 

Higroskopna je tvar, slabo topljiva u vodi, čija struktura sadrži jedan kiralni centar, R 

konfiguracije [79]. Na temelju BIOWIN vrijednosti (BIOWIN 3 = 1,0010, BIOWIN 5 = -

0,4293, BIOWIN 7 = -0,3096) pretpostavlja se slična sudbina krizotiniba u okolišu kao i za 

imatinib. Odnosno, izračunatim modulima, manjim od 0,5 predviđa se njegova otpornost 

biorazgradnji i postojanost u vodenom okolišu [73] koja je prema dosadašnjem pregledu 

literature i dalje neistražena. 

 

2.3. Uklanjanje farmaceutika iz vode 

Prije ponovnog ispuštanja u okoliš, otpadna voda zahtijeva pročišćavanje od otpadnih tvari 

do zakonom propisanih granica emisija. Njihov sastav uključuje razne anorganske i organske 

tvari poput katalizatora, otapala, aditiva, intermedijera, farmaceutika, itd. Konvencionalna 

postrojenja za obradu otpadnih voda uključuju kombinaciju fizikalnih, kemijskih i bioloških 

procesa kroz nekoliko razina pročišćavanja. Odnosno, preliminarni, primarni, sekundarni i/ili 

tercijarni stupnjevi obrade vode uključuju procese koagulacije, flokulacije, filtracije, 

klorinacije, biološku obradu aktivnim muljem, aerobnu i anaerobnu razgradnju gljivicama i 

bakterijama [4, 27, 80]. Navedena postrojenja čine najveći izvor farmaceutika, a među njima 

i citostatika u vodi jer opisani konvencionalni tretmani obrade voda nisu učinkoviti za 

uklanjanje većine tako malih organskih molekula [16, 81]. U prilog tome ne ide informacija 

da većina citostatika ne postiže vrijednosti uklanjanja veće od 2 % zbog otpornosti na 

biorazgradnju [82]. U tablici 4 navedeni su neki od primjera farmaceutika, pronađenih u 

ispustima prije i nakon obrade voda. Prethodno prikazana tablica 3 također ukazuje na 

navedenu problematiku s obzirom da je većina citostatika pronađena u efluentima 

postrojenja. Postoji mogućnost da tijekom obrade, primijenjeni procesi transformiraju 

metabolite iz otpadnih voda nazad u početni spoj što objašnjava činjenicu da neki od 

farmaceutika postižu veće koncentracije nakon tretmana vode kao npr. u slučaju estradiola i 

17α-etinilestradiola [5]. 

 
                                                           
5 eng. Food and Drug Administration 
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Tablica 4. Farmaceutici detektirani u otpadnoj vodi prije i nakon obrade [4] 

Farmaceutik UPOV ulaz, ng/L UPOV izlaz, ng/L 
acetaminofen 10194 2102 

atenolol 400 395 
azitromicin 152 96 
bezafibrat 23 10 
diklofenak 250 215 

karbamazepin 420 410 
klofibrat 72 28 

metronidazol 80 43 
sulfametoksazol 590 390 

propanolol 290 168 
trimetoprim 1172 290 

UPOV – uređaj za pročišćavanje otpadnih voda 

Otpadne vode iz bolnica i farmaceutskih industrija možda bi se mogle tretirati i prije same 

obrade u postrojenjima ako im je sastav poznat i kontroliran, što nije slučaj za komunalne 

otpadne vode koje su izvor većine farmaceutika s obzirom na kućnu upotrebu [66, 83]. Jedan 

od načina uklanjanja mikrozagađivala iz vode su membranski procesi poput reverzne osmoze, 

nanofiltracije ili adsorpcija na aktivni ugljen, a kao potencijalni dio tercijarnog stupnja obrade 

vode istražuju se, i dalje većina na laboratorijskoj razini, napredni oksidacijski procesi6 (slika 

6) [4, 81]. 

 

Slika 6. Primjena naprednih oksidacijskih procesa u obradi otpadne i pitke vode [84] 

                                                           
6 eng. advanced oxidation processes, AOPs 
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Napredni oksidacijski procesi predstavljaju metode za učinkovito uklanjanje raznih organskih 

molekula i patogenih mikroorganizama generirajući reaktivne kisikove vrste (ROS)7, 

najčešće hidroksilne radikale primjenom oksidacijskih sredstava kao što su vodikov peroksid 

i ozon, UV-Vis zračenja, katalizatora, i sl. Hidroksilni radikali kratkog su životnog vijeka s 

oksidacijskim potencijalom između 2,8 V i 1,95 V te konstantom brzine, k = 108 – 1010 L/mol 

s. Reakcijama s organskim molekulama mogu tvoriti i manje stabilne radikalske vrste poput 

peroksilnog radikala (ROO•), singletnog kisika (1O2), superoksidnog aniona (O2
•-) [85-87]. 

Tablica 5. Napredni oksidacijski procesi [88] 

Procesi bez izvora zračenja Procesi pod zračenjem 

Ozon (O3) Fotoliza (UV + H2O2) 

Fenton (Fe2+ + H2O2) Fotokataliza (zračenje + katalizator) 

Elektroliza Foto-Fenton (Sunčevo zračenje + Fenton) 

Sonoliza (ultrazvuk) Mikrovalovi + O3 

 

Napredni oksidacijski procesi uključuju tehnologije poput Fenton procesa, ozonizacije, 

elektrokemijske oksidacije, fotokatalize, fotolize (tablica 5). Prema nastanku hidroksilnih 

radikala, dijele se na fotokemijske, ne-fotokemijske te kombinirane procese. Dijele se i na 

homogene ili heterogene procese. Homogeni se odvijaju u jednoj fazi pri čemu su oksidansi 

poput ozona, peroksida i drugih odgovorni za nastanak radikala (O3, O3 + UV, O3 + H2O2, O3 

+ H2O2 + UV; Fenton procesi - Fe2+ + H2O2, Fe3+ + H2O2, sono-Fenton – ultrazvuk + H2O2 + 

Fe2+, foto-Fenton - H2O2 + Fe2 + UV) dok heterogeni procesi uz vodenu fazu koriste čvrsti 

materijal kao katalizator (fotokataliza, fotoelektrokataliza, UV/H2O2/katalizator, itd.) [89]. 

 

                                                           
7 eng. reactive oxygen species, ROS 
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Slika 7. Pregled literature (2005 – 2016); uobičajeno tretirani citostatici (a) i najčešće 

primijenjeni napredni oksidacijski procesi (b) [51] 

Slika 7 prikazuje citostatike i napredne oksidacijske procese koji su najčešće bili tema obrade 

otpadnih voda u vremenskom razdoblju od 2005. do 2016. godine. Široka primjena naprednih 

oksidacijskih procesa dodatno je potkrijepljena primjerima farmaceutika prikazanim u tablici 

6. Razgradnja farmaceutika potaknuta fotokemijskom reakcijom između molekule analita i 

izvora zračenja odnosi se na fotolizu koja se primjenjuje u dezinfekciji vode. Učinkovitost 

fotolize nerijetko se povećava dodatkom oksidansa u vodu koji uzrokuju nastanak većeg 

broja radikala [5, 90]. Primjerice, direktnom fotolizom razgrađeno je 6 – 12 % metronidazola 

dok je dodatak vodikovog peroksida promovirao razgradnju na 58 – 67 % [91]. Suprotno 

tome, postoji i mnogo farmaceutika koji su otporni prema uklanjaju fotolizom iz vode. 5-

fluorouracil fotolitičkom razgradnjom postiže vrijeme poluživota od 56 ± 11 h, dok su 

ciklofosfamid i ifosfamid fotolitički stabilni citostatici [92, 93]. Procesi ozonizacije koriste 

elektrofilnu molekulu ozona koja kao jaki oksidans ima sposobnost djelovanja izravno i 

neizravno na nukleofilne organske molekule poput karbamazepina, diklofenaka, 

sulfametoksazola, dok su primjerice fluorokinolonski antibiotici, diazepam, venflaksacin 

rezistentni prema ozonu [5]. Ozonizacija je široko primjenjivana i za uklanjanje citostatika iz 

otpadnih voda, bolničkih otpadnih voda, pitkih voda. Uvjetovana pH-vrijednošću medija, 

može uzrokovati brzu razgradnju tvari poput cisplatina u dvije minute reakcije, 

ciklofosfamida u deset, i sl. [94, 95]. Fenton procesi temelje se na reakcijama oksidacije i 

redukcije Fe2+ te Fe 3+ i H2O2 pri čemu nastaju hidroksilni radikali u kiselom mediju, a 

njihova limitirana učinkovitost (pH 2 – 4) povećava se primjenom UV zračenja te 

elektrokemijskim reakcijama [85, 89]. Governo i grupa znanstvenika [96] na primjeru 5-

fluorouracila kao jednog od najpropisivanijih citostatika primijenili su Fenton i foto-Fenton 
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reakcije s postignutom mineralizacijom od 50 % nakon 8 sati, odnosno 67 % nakon 2 sata. 

Farmaceutici se mogu razgrađivati i elektrokemijskim reakcijama oksidacije na anodama od 

grafita, platine, TiO2, IrO2, PbO2, u prisutnosti odgovarajućeg elektrolita, kao što je NaCl 

[90]. Na primjeru citostatika kapecitabina pokazana je učinkovita mineralizacija oksidacijom 

na Ti/SnO2-Sb/Ce-PbO2 anodi [97]. Primjena sonolize odnosno ultrazvuka nešto je rjeđa u 

usporedbi s ostalim naprednim oksidacijskim procesima [90]. Na primjeru doksorubicina 

pokazano je kombinirano korištenje sonolize i ozonizacije radi bolje razgradnje [98]. 

 

Tablica 6. Primjena naprednih oksidacijskih procesa (NOP) za uklanjanje farmaceutika [22, 
27, 89] 

PROCES (NOP) ANALIT MATICA UČINKOVITOST 

foto-Fenton  
H2O2/UV 

karbamazepin 
ibuprofen 

ciprofloksacin 

komunalna otpadna 
voda 

89,86 %; 100 % 
80,14 – 100 % 

100 % 

foto-Fenton 
H2O2 + (Fe(NO3)3) 

amoksicilin 
bezafibrat 

paracetamol 
vodena otopina 

62 % 
98 % 
98 %  

ozonizacija + UZV amoksicilin vodena otopina > 99 % (uz 575 kHz) 

ozonizacija 
bisfenol 

17β-estradiol, 17α-
etinil estradiol 

vodena otopina 100 % (10 min) 

ozonizacija bezafibrat vodena otopina 100 % (10 min) 
ozonizacija propanolol ultračista voda 100 % (8 min) 
ozonizacija salicilna kiselina deionizirana voda 95 % (pH 4) 

sonoliza ciprofloksacin deionizirana voda t1/2 = 102 min 
sonoliza prioksikam ultračista voda k = 0,01157 – 0,1967 min-1 
sonoliza oksacilin destilirana voda 47,23 µmol/L pri 275 kHz;  

sonoliza diklofenak ultračista voda c = 30 µM; pH 3; 861 kHz 
(60 min) 

fotoliza 

sulfametoksazol 
 

ibuprofen deionizirana voda 

k = 0,9149 min-1 (pH 3); 
0,3558 min-1 (pH 7,55) 

k = 0,0043 min-1 (pH 3); 
0,0263 min-1 (pH 7,55) 

fotoliza propanolol ultračista voda 71 – 77 % 

elektrokemijska 
oksidacija 

diklofenak 
sulfametoksazol 

iopromid 
17α-etinil estradiol 

deionizirana voda 
bolnička otpadna 
voda (postrojenje) 

I = 0,9 A, c0 = 0,5 mg/L, 
protok 500 L/h 

sonoliza + sono – 
Fenton ibuprofen 

destilirana voda 
komunalna otpadna 

voda (efluent) 
95 % pri 20 kHz 
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2.3.1. Fotokatalitička razgradnja farmaceutika 

Jedan od naprednih oksidacijskih procesa koji je našao široku primjenu za uklanjanje raznih 

vrsta zagađivala iz raznih matica vode, je fotokataliza. Opsežno se primjenjuje radi 

optimiranja procesa, određivanja stupnja mineralizacije analita, identifikacije nastalih 

produkata različitim mehanizmima tijekom reakcije kako bi se u konačnici mogla procijeniti 

toksičnost i predvidjeti opasnost po okoliš [99]. Razne klase farmaceutika od antibiotika, 

analgetika, β-blokatora, citostatika itd. podliježu fotokatalitičkim reakcijama s visokim 

stupnjem razgradnje što je sumarno prikazano u tablici 7. Sama riječ fotokataliza jasno 

govori da se radi o procesu koji uključuje reakcije koje se odvijaju korištenjem katalizatora 

aktiviranog svjetlošću. Katalizatori su uglavnom poluvodički materijali koji apsorbiraju 

zračenje valne duljine jednake ili veće od energije zabranjene zone kako bi nastao par 

elektron-šupljina koji će daljnjim reakcijama stvarati radikalske vrste, odgovorne za 

razgradnju analita. S obzirom na agregatno stanje poluvodičkog materijala i reaktanta, 

razlikujemo homogenu i heterogenu fotokatalizu [104]. Katalizator mora biti fotoaktivan, 

biološki i kemijski inertan, fotostabilan, otporan na koroziju, pogodne morfologije i strukture, 

netoksičan te cjenovno prihvatljiv. Poluvodički materijali, navedenih karakteristika koji se 

uobičajeno primjenjuju u heterogenoj fotokatalizi su oksidi i sulfidi prijelaznih metala; TiO2, 

ZnO, SnO2, WO3, Fe2O3, SrTiO3, ZnS, CdS [105, 106]. 

Tablica 7. Fotokatalitičko uklanjanje farmaceutika iz vode [27, 51, 100-103] 

FARMACEUTIK FOTOKATALITIČKI 
SUSTAV MATICA UČINKOVITOST 

acetaminofen UVA/TiO2 nanocjevčice vodena otopina 46,47 – 67,73 % pri 
pH 3 

diklofenak UV/TiO2 suspenzija vodena otopina 100 % 

ibuprofen UV-LED/TiO2 suspenzija 

ultračista voda 
komunalna otpadna 

voda 
otpadna voda 
farmaceutske 

industrije 

42 % 
18% 

 
9% 

ciprofloksacin 
UVA/TiO2 

UVC/ZnO imobiliziran na 
stakleni nosač 

bolnička otpadna 
voda 

86,57 %, 105 min 
90,25 %, 90  min 

metronidazol 
amoksicilin UV/TiO2 suspenzija vodena otopina > 70 % 

amoksicilin 
ampicillin 
kloksacilin 

UV/ZnO suspenzija vodena otopina 100 % pri pH 11 

karboplatin UV/TiO2 suspenzija vodena otopina 100 % 



2. TEORIJSKI DIO 

20 

FARMACEUTIK FOTOKATALITIČKI 
SUSTAV MATICA UČINKOVITOST 

bezafibrat simulator Sunčeva 
zračenja/TiO2 suspenzija destilirana voda 100 % u 200 min 

metotreksat UVA/TiO2 suspenzija Mili-Q voda t1/2 = 13,8 min 
venlafaksin UVA/TiO2 suspenzija ultračista voda 100 % u 20 min 

karbamazepin UVA/TiO2 nanovlakna sintetska bolnička 
otpadna voda 78 %, 240 min 

gemifibrozil UVC/ TiO2 suspenzija bolnička otpadna 
voda 95 %, 45 min 

metotreksat 
doksorubicin UVA/TiO2 suspenzija deionizirana voda 100 %, 30 min 

5-fluorouracil 
ciklofosfamid UVC/TiO2 suspenzija deionizirana voda 100 % 2 h;  

4h 
imatinib UV-Vis/TiO2 suspenzija ultračista voda 100 %, 240 min 

sulfametoksazol UV-Vis/TiO2 suspenzija deionizirana voda 
morska voda 

100% 
91 % 

 

Mehanizam heterogene fotokatalize prikazan je na slici 8 na primjeru titanijeva dioksida kao 

najprimjenjivanijeg poluvodiča u fotokatalitičkim reakcijama farmaceutika. 

 

Slika 8. Mehanizam fotokatalitičke reakcije [107] 

 

Reaktant iz otopine difundira kroz granični sloj do površine katalizatora na kojem se 

adsorbira fizikalnom sorpcijom ili kemisorpcijom. Navedeni korak ovisit će o fizikalno-

kemijskim karakteristikama katalizatora i analita, pH te ionskoj jakosti otopine. Površina 

poluvodiča aktivira se apsorpcijom energije fotona jednakom ili većom od energije 
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zabranjene zone (Eg) pri čemu dolazi do pobude elektrona, e- iz valentne u vodljivu vrpcu8. 

Nastali parovi elektron-šupljina podliježu reakcijama fotoredukcije i fotooksidacije s 

elektron-akceptorskim (kisik, voda), odnosno elektron-donorskim molekulama (voda). 

Vrijednosti oksidacijskog potencijala šupljine i elektrona nalaze se u intervalu od +1,0 do 

+3,5 V, odnosno od +0,5 do -1,5 V [108]. 

Iako se ne isključuju reakcije u samoj otopini, pretpostavlja se odvijanje fotokatalize 

uglavnom na površini fotokatalizatora ili u njenoj blizini zbog reaktivnosti nastalih radikala. 

 𝑇𝑖𝑂2 → 𝑒𝐶𝐶− (𝑇𝑇𝑂2) + ℎ𝑉𝑉+ (𝑇𝑇𝑂2)  (1) 

Nakon ekscitacije (1), nastali fotoinducirani parovi elektron-šupljina mogu se rekombinirati 

oslobađanjem topline ili bivaju zarobljeni na površini fotokatalizatora i sudjeluju u 

reakcijama nastajanja radikala. Hidroksilni radikali mogu nastati kao produkt reakcija 

šupljina s adsorbiranom vodom (2) ili s hidroksilnim ionom na površini katalizatora (3). 

 ℎ𝑉𝑉+ (𝑇𝑇𝑂2) + 𝐻2𝑂 → 𝑇𝑇𝑂2 + 𝐻𝐻.(𝑎𝑎𝑎) + 𝐻+ (2) 

 ℎ𝑉𝑉+ (𝑇𝑇𝑂2) + 𝐻𝐻−(𝑎𝑎𝑎) → 𝑇𝑇𝑂2 + 𝐻𝐻.(𝑎𝑎𝑎)  (3) 

Molekularni kisik također može sudjelovati u prijenosu naboja i tvoriti superoksidne ione koji 

prema reakcijama (4) – (10) promoviraju nastanak primarnih oksidativnih vrsta, odnosno 

hidroksilnih radikala dok kisik pri većim koncentracijama može spriječiti rekombinaciju 

parova elektron-šupljina. 

 𝑂2 + 𝑒− → 𝑂2.−  (4) 

 𝑂2.− + 𝐻+ → 𝐻𝐻2.   (5) 

 𝐻𝐻2. → 𝐻2𝑂2  (6) 

 𝐻2𝑂2 + ℎ𝜈 → 𝐻𝐻. (7) 

 𝐻2𝑂2 + 𝑂2− → 𝐻𝐻. + 𝐻𝐻− + 𝑂2  (8) 

 𝐻2𝑂2 + 𝑒− → 𝐻𝐻. + 𝐻𝐻−  (9) 

 𝑧𝑧𝑧𝑧đ𝑖𝑖𝑖𝑖𝑖 +  𝑂2.− + 𝐻𝐻. → 𝐶𝐶2 + 𝑂2 + 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝 𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟  (10) 

                                                           
8 eng. valence band (VB), conduction band, (CB) 
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Zadnji stupanj fotokatalitičke reakcije uključuje proces desorpcije nastalih produkata s 

površine katalizatora radi obnavljanja aktivnih centara materijala [108-112]. 

Langmuir-Hinshelwoodova (L-H) kinetika koristi se za opisivanje interakcija na graničnom 

sloju između čvrste i tekuće faze prema jednadžbi:  

 𝑟 = −𝑑𝑑
𝑑𝑑

= 𝐾𝐾 𝐾𝐾
1+𝐾𝐾

  (11) 

Kr i K odnose se na prividne konstante brzine reakcije i adsorpcije, a c predstavlja početnu 

koncentraciju ispitivanog zagađivala. Pretpostavljajući da su koncentracija hidroksilnog 

radikala i poluvodiča i intenzitet zračenja konstantni, te da je početna koncentracija 

zagađivala niska, navedeni izraz se pojednostavljuje (jednadžba (12) i (13)) opisujući 

kinetiku razgradnje prividnom konstantom brzine reakcije pseudo-prvog reda, kapp. 

 −𝑑𝑑
𝐶

= 𝐾𝐾𝐾𝐾𝐾 = 𝑘𝑎𝑎𝑎𝑑𝑑  (12) 

 𝑙𝑙 𝐶0
𝐶

= 𝑘𝑎𝑎𝑎𝑡  (13) 

kapp određuje se iz nagiba linearnog odnosa ln C0
C

 i vremena reakcije, t dok se vrijeme 

poluraspada izražava prema sljedećoj jednadžbi [113-115]: 

 𝑡1/2 = ln (2)
𝑘𝑎𝑎𝑎

  (14) 

 

2.3.1.1. Titanijev (IV) oksid - TiO2 

Titanijev (IV) oksid ili titanijev dioksid primjenjuje se u raznim granama industrije. Poznat je 

pigment u proizvodnji keramike, kozmetike, boja, papira, farmaceutika, elektronike, dodaje 

se kao aditiv u hrani i kao UVA i UVB blokator u kremama za sunčanje. Prepoznat je i u 

dermatologiji kao antibakterijski i antigljivični agens, a biokompatibilnost navedenog 

materijala širi njegovu primjenu i na implantologiju [116]. TiO2 je zbog svoje jednostavne 

izvedbe, dostupnosti, fotokatalitičke stabilnosti, neselektivnosti te netoksičnosti pronašao 

primjenu i u obradi voda i zraka u širokom rasponu koncentracija zagađivala (insekticidi, 

bojila, farmaceutici) [117, 118]. Postoji u tri kristalne modifikacije; stabilni rutil te 

metastabilni brukit i anatas koji se navedenim redoslijedom nalaze na slici 9. 
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Slika 9. TiO2 polimorfi [119] 

 

Tijekom fotokatalitičkih procesa koristi se smjesa rutila i anatasa, primjer Evonik Degussa 

P25, čime se postiže bolja izvedba i učinkovitost titanijeva dioksida zbog smanjenja 

rekombinacije elektron-šupljina. Kao nedostatak, ističe se ograničenje primjene na UV izvore 

zračenja emisije zračenja ispod 387 nm zbog velike energije zabranjene zone između 

valentne i vodljive vrpce (Eg ~ 3,2 eV). No, uslijed aktivacije UVA izvorima zračenja (400 – 

315 nm) može se upotrijebiti i prirodno Sunčevo zračenje (5 % od cjelokupnog spektra) čime 

se smanjuje potrošnja energije i štetnost često primjenjivanih UVC izvora zračenja [120-122]. 

Dopiranjem materijala različitim metalima (Ag, Pt, Ni, Fe) i nemetalima (C, N, S) doskače se 

problemu rekombinacije elektrona i šupljina tijekom fotokatalitičke reakcije (redukcija Eg) te 

se olakšava sama izvedba procesa uporabom vidljivog dijela elektromagnetskog spektra 

zračenja [112, 123, 124]. Pored navedenih elemenata, proizvode se i različiti ugljikovi 

kompozitni materijali poput jednoslojnih i višeslojnih ugljikovih nanocijevi9 koji dodatkom u 

čisti TiO2 povećavaju aktivnu površinu materijala te broj interakcija s organskim 

molekulama, pospješuju sorpcijska svojstva i apsorpciju zračenja pri većim valnim duljinama 

[125, 126]. Iako navedeni kompoziti imaju perspektivu u raznim granama znanosti i 

industrije, od fotoelektronike do pročišćavanja vode, njihova šira primjena je i dalje 

ograničena zbog velikih troškova proizvodnje ugljikovih nanocijevi [54, 127, 128]. Upotreba 

suspendiranog TiO2 predstavlja drugi nedostatak gledano s ekološkog aspekta i potencijalne 

primjene na industrijskoj razini. Iako takav oblik katalizatora biva bolje ozračen te 

omogućava bolji prijenos mase, korištenjem TiO2 suspenzije prevladavaju poteškoće pri 

separaciji praha i vode, nemogućnost ponovnog korištenja, te lakše raspršenje u okolišu [3, 

121, 122, 129]. Jedan od načina rješavanja navedene problematike, a time i smanjenja 

                                                           
9 eng. carbon nanotubes, CNT 
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troškova izvedbe procesa je imobilizacija TiO2 na krutoj fazi, primjerice staklenim 

mrežicama [121, 122, 125, 130-134]. U praksi, najviše se koristi sol-gel metoda za pripravu 

TiO2 jer pruža mogućnost pripreme raznih mezoporoznih materijala direktno iz otopine pri 

niskim temperaturama sinteze, prevlačenje na raznim nosačima, homogenost prevlake, 

dostupnost prekursora i jednostavnost izvedbe. Pojednostavljeno, suspenzija sola iz otopine 

polimerizacijom prelazi u mrežastu gelastu strukturu tijekom sol-gel procesa, nakon čega se 

nastali materijal suši mikrovalovima ili u sušioniku [135, 136]. Primjer jednog tako 

pripremljenog fotokatalizatora je TiO2 imobiliziran na staklene diskove sol-gel metodom radi 

uklanjanja antipirina koji je razgrađen nakon 120 minuta osvjetljavanja bez gubitka 

učinkovitosti fotokatalizatora tijekom deset ciklusa fotokatalize [137]. 

 

2.3.1.2. Parametri koji utječu na kinetiku fotokatalitičke razgradnje 

Kako bi se odredila uspješnost fotokatalitičke razgradnje pojedine komponente ili njihove 

smjese potrebno je uzeti u obzir razne parametre procesa koji kontroliraju kinetiku razgradnje 

poput početne koncentracije analita, vrste i količine fotokatalizatora, pH otopine, intenziteta 

zračenja, utjecaj matice, konfiguracija fotoreaktora i sl. [138]. 

 

 Fotokatalizator 

Odabirom samog fotokatalizatora već na samom početku može se izravno utjecati na 

učinkovitost procesa pa se tako koristi već spomenuti Evonik Degussa P25 TiO2 s 

najvećim udjelom anatas faze koja posjeduje najbolja fotokatalitička svojstva (ovisno 

o proizvođaču omjer anatas i rutil faze kreće se od 80:20 do 70:30). Uz morfologiju, u 

obzir se uzima i količina katalizatora dostupna za reakciju koja se određuje za 

pojedini sustav. Uobičajeno se očekuje uspješnija razgradnja s porastom mase 

katalizatora (više radikala), no iznad optimalne vrijednosti raspršenje zračenja 

uzrokovano zamućenjem otopine, pojava aglomeracije nanočestica koje blokiraju i 

deaktiviraju aktivna mjesta na poluvodiču uzrokuju suprotan trend [139-141]. 

 

 Izvor zračenja 

Važan dio fotokatalitičkog sustava čini izvor zračenja čiji intenzitet određuje tijek 

reakcije, ali ne i mehanizam. Njegovim porastom ubrzava se proces razgradnje 
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generiranjem veće količine fotona i samim time aktivacijom fotokatalizatora dok se 

primjenom previsokog intenziteta zračenja postiže negativan utjecaj na kinetiku 

razgradnje zbog promoviranja rekombinacije parova e- i h+ [107, 139]. 

 

 pH 

Promjenom pH-vrijednosti vodene otopine utječe se na površinske karakteristike 

fotokatalizatora i ionsku prirodu organske molekule čija zajednička interakcija dalje 

određuje adsorpcijski kapacitet i nastanak hidroksilnih radikala. Površina 

fotokatalizatora s obzirom na izoelektričnu točku, koja se za TiO2 obično nalazi u 

području pH-vrijednosti od 5,8 do 6,8, poprima pozitivan ili negativan naboj prema 

reakcijama (15) i (16). 

 𝑇𝑇𝑂2 + 𝐻+ → 𝑇𝑇𝑂𝑂2+  (15) 

 𝑇𝑇𝑇𝑇 +  𝐻𝐻− → 𝑇𝑇𝑂− + 𝐻2𝑂  (16) 

 

Primjerice, deprotoniranje fotokatalizatora u alkalnom području može uzrokovati 

bolju fotokatalitičku razgradnju kao rezultat favorizirane sorpcije kationskih 

molekula. Nužno je pronaći optimalnu vrijednost pH pri kojoj neće doći do odbijanja 

naboja TiO2 i farmaceutika ili pak zasićenja površine hidroksilnim radikalima koji se 

natječu s molekulama zagađivala za aktivna mjesta na fotokatalizatoru [141-145]. 

 

 početna koncentracija zagađivala 

Kinetika razgradnje ovisi i o početnoj koncentraciji zagađivala u vodi koja uvjetuje 

duljinu ozračivanja fotokatalitičkog reaktora. Pri nižim koncentracijama, reakcijski 

sustavi uglavnom pokazuju ubrzanje razgradnje s porastom koncentracije 

farmaceutika dok s druge strane pretjerana koncentracija reaktanta (iznad optimalne) 

zasićuje i deaktivira učinkovitost TiO2  te smanjuje ekscitaciju elektrona iz valentnog 

u vodljivi pojas uslijed smanjenog broja fotona koje primarno dopiru do molekule 

zagađivala, a ne katalizatora [55, 108, 143]. U tablici 8 izdvojeni su neki primjeri 

utjecaja početne koncentracije farmaceutika na fotokatalizu. 
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Tablica 8. Utjecaj početne koncentracije zagađivala na fotokatalitičku razgradnju 

Farmaceutik 
Fotokatalitički 

sustav 

Početna koncentracija, 

mg/L 

Optimalni 

uvjeti, 

mg/L 

Literatura 

progesteron UV/ZnO 20; 40; 80 80 [140] 

ibuprofen UV/ZnO 20; 40; 80 80 [140] 

naproksen UV/ZnO 10; 20; 40 40 [140] 

sulfametoksazol UV/TiO2 25; 50; 75; 100 25 [152] 

amoksicilin UV/TiO2 10; 30; 50 10 [153] 

metronidazol 
UV/TiO2 

UV/ZnO 
10; 30; 50;70;100 

10 

10 
[154] 

diklofenak UV/TiO2-SnO2 10; 15; 20; 25 20 [155] 

atenolol UVA/TiO2 5; 10; 20 5 [156] 

ofloksacin UVA/TiO2 5; 10; 20 10 [156] 

 

 utjecaj organskih tvari i anorganskih iona 

S obzirom da se već godinama istražuje za ekološku primjenu, fotokatalizu je nužno 

provoditi u raznim maticama vode u kojima su i detektirana zagađivala poput 

farmaceutika. Uobičajeno prisutne razne anorganske vrste u vodi mogu značajno 

utjecati na tijek fotokatalitičke reakcije. Štoviše, većina iona interferirat će s 

površinom TiO2 te tvoriti manje reaktivne radikalske vrste u odnosu na hidroksilne 

radikale te tako smanjiti stopu razgradnje. Tvari u vodi mogu uzrokovati inhibitorni 

učinak i kao posljedicu apsorpcije primijenjenog zračenja [146, 147]. No, ti isti ioni 

ponekad i ubrzavaju ili jednostavno ne utječu na kinetiku razgradnje. Primjerice, 

kloridni i nitratni ioni nisu utjecali na UVC/TiO2 razgradnju karbamazepina. Neke 

studije pokazale su ulogu nitrata kao promotora hidroksilnih radikala i oksidativne 

razgradnje [148]. Humusne tvari, sastavljene od huminskih i fulvinskih kiselina te 

humina, sudjeluju u ekološki važnim procesima kao dio površinskih i podzemnih 

voda te tla. Među njima, huminske kiseline (HA) glavni su predstavnici organskih 

otopljenih tvari u vodi pa je za očekivati da se njihov utjecaj kroz procese razgradnje i 

ispituje. Tijekom procesa kloriranja vode za piće, HA čine prekursore za nastanak 

mutagenih nusprodukata. Mogu apsorbirati Sunčevo zračenje te podlijegati 

fotokemijskim reakcijama tvoreći radikalske vrste poput hidroksilnih radikala, 

singletnog kisika i pobuditi se u tripletno stanje (3HA*) koje ima važnu ulogu tijekom 
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indirektne razgradnje zagađivala u vodi. Ovisno o interakciji HA i izvora zračenja te 

fotosenzibilizaciji, mogu djelovati pozitivno ili negativno na uklanjanje farmaceutika 

iz okoliša [149-151]. Kompleksnost utjecaja matice vode na fotokatalitičku 

razgradnju farmaceutika sumiran je u tablici 9. 

 

Tablica 9. Utjecaj matice vode na fotokatalitičku razgradnju farmaceutika 

Farmaceutik Fotokatalitički 
sustav Matica vode Utjecaj Literatura 

karbamazepin UV/TiO2 HA negativan [148] 

metronidazol UV/TiO2 
SO4

2-, Cl-, H2PO4
-, 

NO3
-, HA 

glukoza 

negativan 
 

pozitivan 
[154] 

acetaminofen Vis/CeO2/IK-C3N4 
SO4

2-, Cl-, PO4
3-, 

NO3
- negativan [157] 

smjesa albuterol, 
atenolol, azitromicin, 

ciprofloksacin, 
diklofenak, 
eritromicin, 
furosemid, 

hidroklorotiazid, 
ofloksacin, propanolol 

Sunčevo 
zračenje/TiO2 

postrojenje za 
pročišćavanje 

gradskih otpadnih 
voda (efluent) 

negativan [158] 

ciprofloksacin UV-LED/TiO2 

HCO3
-, 

 
NO3

-, HA 

negativan 
 

pozitivan 
pojedinačno, 
istovremeno 

negativan 

[159] 

sulfametoksazol UV-LED/TiO2 
HCO3

-,  
NO3

-, HA 
negativan 
pozitivan [159] 

venlafaksin UV-LED/TiO2 
HCO3

-,  
NO3

-, HA 
pozitivan 

nema utjecaja [159] 

desmetilvenlafaksin UV-LED/TiO2 
HCO3

-,  
NO3

-, HA 
pozitivan  

nema utjecaja [159] 

 

2.3.2. Sorpcija 

Sorpcija predstavlja proces raspodjele tvari između plinovite ili vodene i čvrste faze 

elektrostatskim, hidrofobnim inetrakcijama, kationskom izmjenom, kompleksiranjem, van 

der Waalsovim silama, vodikovim vezama, 𝜋-𝜋 vezanjem [160]. Vezanjem zagađivala na 

čvrstu fazu ili kompleksiranjem s ionima smanjuje se aktivnost spoja koji predstavlja 

prijetnju okolišu. Dakako, spojevi koji se eliminiraju iz okoliša navedenim procesom moraju 

pokazivati afinitet prema primijenjenom sorbensu. Uspješnost deaktivacije analita sorpcijom, 
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kao što je spomenuto, ovisit će o nizu čimbenika, od fizikalno-kemijskih svojstava tvari koja 

se sorbira (Kd, Koc, Kov, Kk) i sorbensa (priroda, poroznost, veličina pora) do pH medija, 

temperature okoline, ionske jakosti otopine, kontaktnog vremena, itd [43, 161-163]. 

Poznavanjem sorpcijskog kapaciteta pojedinog sustava sorbat/sorbens lakše se predviđa 

daljnja sudbina zagađivala kroz transport u okolišu ili pak obradu voda. Na primjeru 

ciprofloksacina primjećuje se složenost procesa, opisanog promjenom koeficijenta sorpcije u 

rasponu od 726,8 do 1277873,9 L/kg, ovisno o primijenjenom sorbensu, u ovom slučaju 

različitim vrstama tla [164]. 

 

 

Slika 10. Utjecaj pH-vrijednosti na sorpciju zagađivala [161] 

 

Sorpcija lako pronalazi svoje mjesto u obradi voda zbog jednostavnosti izvedbe i dizajna, 

nižih operativnih troškova, otpornosti prema toksičnim tvarima, te možda kao najbitnija 

stavka, navedenim procesom neće paralelno nastati novi nusprodukti koji mogu biti nova 

prijetnja ekosustavu [22, 54, 57]. U primjeni su različite vrste prirodnih i sintetskih sorbensa. 

Navedeni materijali za uklanjanje raznih organskih spojeva iz vode uključuju poljoprivredni, 

industrijski i kućni otpad, aktivni ugljen, glinu, materijale na bazi ugljika, zeolite, TiO2, SiO2, 

ZnO, grafit, organske materijale poput huminskih kiselina, aktivni mulj koji ujedno i potiče 
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biorazgradnju komponente, itd. [27, 161, 162, 165]. Ugljikove nanocijevi su zbog prirode 

svoje strukture pokazale dobru prikladnost za sorpcijsko uklanjanje organskih molekula 

poput antibiotika kao što su linkomicin, sulfametoksazol i sulfapiridin [54, 166]. U tablici 10 

navedeni su primjeri nekih od njih ispitanih za uklanjanje farmaceutika sorpcijom. Među 

njima, kao najproučavaniji sorbens ističe se aktivni ugljen zbog površine dostupne za sorpciju 

[162] čija je uporaba ograničena zbog cijene i pada sorpcijskog kapaciteta tijekom 

regeneracije materijala [167, 168]. Time se naglašava potreba za proizvodnjom materijala 

(sorbensa) koji će imati sposobnost ponovnog korištenja što zbog ekonomičnosti daje veliku 

prednost izbora ovakve metode. 

 

Tablica 10. Sorpcija kao metoda uklanjanja farmaceutika [5, 27, 57, 162, 165, 173] 

Farmaceutik Sorbens Sorpcijski 
kapacitet, mg/g 

amoksicilin aktivni ugljen 221,8 

diklofenak 

magnetit (γ-Fe2O3) 
aktivni ugljen u prahu 

SiO2 
aktivni ugljen u granulama 

261 
0,11 

0,5263 
36,23 

karbamazepin višeslojne ugljikove 
nanocijevi 7910 

sulfametoksazol ugljikove nanocijevi 
aktivni ugljen 

209 – 328 
156 – 185 

ciprofloksacin 

piljevina 
aktivni ugljen 

biougljen 
(rGO-TON) hidrogel 

GO-TiO2 P25 

11,6 
131,14; 335,8 

37,6 
178,6 
108,7 

norfloksacin ugljikove nanocijevi 
aktivni ugljen 

51,1 – 75,3 
106,5; 166,99 

enrofloksacin zeolit 19,3 

tilozin 
ugljikove nanocijevi 

jednoslojne 
višeslojne 

 
261; 466 
77; 270 

naproksen aktivni ugljen u prahu 0,2174 

cefdinir 
TiO2 
SiO2 

TiO2/SiO2 

31,36 
3,53 

11,41 
ibuprofen tkanina od ugljičnih vlakana 491,9 

 

Citostatici su po svojoj molekulskoj strukturi često polarne molekule (pr. doksorubicin, 

ifosfamid, ciklofosfamid s log Kov < 1,5) pa se pretpostavlja da sorpcija neće biti presudan 
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proces za njihovo uklanjanje iz vode [169]. Chen i suradnici [170] potvrdili su navedeno na 

primjeru tamoksifena koji se sorbirao najviše kao najhidrofobnija komponenta s log Kov 6,30 

u odnosu na ispitane citostatike irinotekan (log Kov = 3,73) i ciklofosfamid (log Kov = 0,63). 

Razmatrajući mehanizam heterogene fotokatalize, prvi, bitan korak koji uvjetuje tijek 

razgradnje je sorpcija zagađivala na fotokatalizator, nakon koje dolazi do razgradnje tvari, 

potaknute zračenjem [116, 171]. Drugim dijelom procesa nastaju produkti koji mogu imati 

negativan učinak na tako tretiranu vodu pa se TiO2, do sad neizostavni materijal 

fotokatalitičkog sustava, može implementirati i u obradu voda u ulozi sorbensa, s naglaskom 

na mogućnost regeneracije [172]. Isto tako, ako ciljana komponenta pokaže afinitet prema 

katalizatoru, fotokataliza može pokazati bolju učinkovitost kao odabrana metoda uklanjanja 

te tvari. Iako su navedene prednosti procesa praktične za primjenu u obradi voda, pojavom 

rezistencije sorpcija ne pokazuje uvijek dobru učinkovitost uklanjanja kao napredni 

oksidacijski procesi poput fotokatalize [152]. Stoga, kombinacijom sorpcije i drugih procesa 

kao što su fotokataliza, ozonizacija, membranski procesi, moguće je postići još bolje 

uklanjanje sada šireg spektra farmaceutika iz vode u više koraka u usporedbi s klasičnim 

tretmanima [54]. 

 

2.3.2.1. Sorpcijske izoterme 

Sorpcijskim izotermama predviđa se i opisuje mehanizam i priroda procesa između tvari koja 

se sorbira, sorbata i sorbensa. Linearna izoterma najjednostavniji je model izoterme. Njome 

se eksperimentalno određuje koeficijent raspodjele Kd koji predstavlja omjer ravnotežne 

količine sorbiranog analita po masi sorbensa (qe, mg/g) i ravnotežne koncentracije analita u 

otopini (Ce, mg/L) prema jednadžbi [174]: 

 𝑞𝑒 = 𝐾𝑑 × 𝐶𝑒  (17) 

Opisanim se koeficijentom pretpostavlja mjera i sklonost analita prema čvrstoj fazi, bilo da se 

radilo o tlu ili sedimentu, ili sorbensu korištenom za obradu voda. 

Sorpcijske izoterme prikazuju se grafički ili u obliku jednadžbe. Najčešće su dobivale imena 

prema svojim autorima, a razlikujemo modele empirijskog i teorijskog podrijetla. Jedan od 

često korištenih empirijskih modela je Langmuirova izoterma koja opisuje sorpciju kao 

homogen proces u jednom sloju s ograničenim brojem aktivnih mjesta, isključujući 

interakcije između sorbiranih molekula. Linearni oblik izoterme dan je jednadžbom (18): 
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 1
𝑞𝑒

= 1
𝑞𝑚

+ ( 1
𝑞𝑚𝐾𝐿

) 1
𝐶𝑒

  (18) 

pri čemu qm (mg/g) i KL (L/mg) predstavljaju maksimalni sorpcijski kapacitet i konstantu 

ravnoteže koja povezuje energiju sorpcije i afinitet između sorbensa i sorbata [175]. 

Druga primjenjivana vrsta eksperimentalno izvedene izoterme je Freundlichova izoterma 

prikazana jednadžbom (19), u linearnom obliku. Model odgovara za opisivanje heterogenog 

procesa koji se odvija u više slojeva pri čemu se sorpcija odvija na mjestima s najvećom 

energijom vezanja [175, 176]. 

 𝑞𝑒 = 𝐾𝐹 ∙ 𝐶𝑒
1
𝑛  (19) 

KF, Freundlichova konstanta ukazuje na relativni sorpcijski kapacitet sorbensa 

((μg/g)(mL/μg)1/n), a 1/n heterogeni je parametar povezan s intenzitetom sorpcije. Brojčano 

se iskazuje u rasponu od 0 do 1 pri čemu vrijednosti iznad 1 ukazuju na kooperativnu sorpciju 

dok su vrijednosti niže od 1 uzrokovane kemisorpcijom [177, 178]. Dodatni modeli izotermi 

prikazani su u tablici 11. 

 

Tablica 11. Sorpcijske izoterme [8, 175, 179, 180] 

Izoterma Jednadžba Grafički prikazi 

Dubinin-Raduskevich )exp()( 2βe−= ⋅me qq  ln qe vs. ε2 

Tempkin eT
T

e CA
b
RTq ln=

 
qe vs. ln (Ce) 

Redlich-Peterson g
eR

eR
e Ca

CK
q

⋅+
⋅

=
1

 ln(𝐾𝑅
𝐶𝑒
𝑞𝑒
− 1) vs. ln (Ce) 

Flory-Huggins FHnK
C

FH )1(
0

θθ
−=  log( 𝜃

𝐶0
) vs. log(1-𝜃) 

 

2.3.2.2. Kinetika sorpcije 

Proces sorpcije može se podijeliti u nekoliko faza. Prva faza uključuje prijenos molekula 

sorbata do površine sorbensa. Druga faza uključuje površinsku difuziju koja je popraćena 

unutarčestičnom difuzijom kao trećom fazom. Sorpcija, bilo fizikalnim ili kemijskim 
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reakcijama na površini sorbensa čini posljednju fazu procesa [179, 181]. Za opisivanje 

kinetike sorpcije i faza procesa koriste se Lagergrenov pseudokinetički model prvog reda 

(20), Ho-ov pseudokinetički model drugog reda (21) te Weber i Morrisov model 

unutarčestične difuzije (22). 

 ln(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡) = 𝑙𝑙𝑞𝑒 − 𝑘1𝑡  (20) 

 𝑡
𝑞𝑡

= 1
𝑘2𝑞𝑒2

+ 𝑡
𝑞𝑒

  (21) 

 𝑞𝑡 = 𝑘𝑖𝑖𝑡1/2  (22) 

qt i qe odgovaraju količini sorbiranog analita u vremenu (t) te u ravnotežnom stanju (µg/g), k1 

predstavlja konstantu brzine pseudo-prvog reda (1/min), k2 konstantu brzine pseudo-drugog 

reda (µg/g min), a kid je konstanta brzine unutarčestične difuzije (µg/g min1/2) [179, 182-185]. 

 

2.4. Identifikacija razgradnih i transformacijskih produkata u okolišu 

Za kvalitativnu i kvantitativnu analizu farmaceutika te njihovih razgradnih i transformacijskih 

produkata u okolišu nužno je korištenje osjetljivih analitičkih tehnika. To što takvi spojevi 

godinama nisu u okolišu otkrivani, ne znači da nisu bili prisutni, već su postojeće metode bile 

ograničene za njihovo određivanje. Razvojem kromatografskih i spektrometrijskih tehnika 

koje omogućavaju niže granice detekcije, povećao se i broj spojeva koji izazivaju zabrinutost 

u okolišu. Pored ograničenja analitičkih metoda, dodatni izazov predstavlja i veliki broj 

potencijalnih zagađivala i njihovih tranformacijskih produkata (4700 u EU) te pojava smjese 

farmaceutika kao biološki aktivnih tvari čiji su utjecaji uz druge vrste zagađivala u okolišu 

nepoznanica [13, 186, 187]. Zbog uštede vremena i novca, cilj je razviti osjetljive, točne i 

pouzdane metode za istovremeno određivanje većeg broja analita koji pripadaju različitim 

klasama farmaceutika. 

Ovisno o matici, prvi korak nakon uzorkovanja često uključuje pripremu uzorka i to 

ekstrakcijom čvrstom fazom (SPE)10 radi pročišćavanja ili koncentriranja analita. Nakon toga 

slijedi instrumentalna analiza pomoću koje se provodi separacija, detekcija i identifikacija 

prisutnih analita u uzorku. Plinska kromatografija ograničena je na hlapljive spojeve koji ne 

podliježu razgradnji pri visokim temperaturama i samoj pripremi uzorka derivatizacijom pa 

                                                           
10eng. Solid-phase extraction, SPE 
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se u većoj mjeri za separaciju farmaceutika i to polarnijih, koristi tekućinska kromatografija 

[5, 23]. Laboratoriji koji na dnevnoj bazi provode praćenje tvari i iscrpljujuć broj analiza, 

često LC11 i HPLC12 analize zamjenjuju s UHPLC13 tehnikama koje su unaprjeđene u smislu 

bolje osjetljivosti i kraćih trajanja analize korištenjem kromatografskih kolona, punjenih 

česticama manjim od 2 µm [23, 188]. Razne vrste detektora poput UV i fluorescentnog, 

kompatibilni su s tekućinskom kromatografijom, no kada se govori o detekciji farmaceutika, 

najviše se ističe spektrometrija masa (MS)14. Tekući uzorci prevode se u plinovito stanje, a 

među ionizacijskim tehnikama najprimjenjivanije su ionizacije pri atmosferskom tlaku, i to 

ionizacija elektroraspršenjem (ESI)15 [5, 189]. Nastali ioni razdvajaju se na temelju omjera 

mase i naboja m/z pomoću analizatora masa koji se dijele na MS detektore niskog 

razlučivanja (LRMS)16 i detektore visoke rezolucije (HRMS)17 koji zbog povećanja 

razlučivosti i točnosti masa razlikuju spojeve s istom nominalnom masom. Sukladno tome, 

LRMS instrumenti podrazumijevaju korištenje kvadrupola (Q)18 i analizatora masa s ionskom 

klopkom (IT)19 dok su HRMS instrumenti analizator mase koji mjeri vrijeme preleta (TOF)20 

te spektrometri masa uz Fourierovu transformaciju (orbitrap, ionska ciklotronska rezonancija) 

[23, 190]. 

Za bolji odabir masa te određivanje strukturi analiziranih komponenti potrebna je 

fragmentacija u nekoliko koraka pa se tako koristi spregnuta spektrometrija masa (slika 11) 

koja uključuje korištenje instrumenata sastavljenih od više analizatora masa [191]. Za potrebe 

kvantifikacije izvrsnu selektivnost i osjetljivost postiže trostruki kvadrupolni spektrometar 

masa (QqQ) kod kojeg Q1 i Q3 služe kao filtri masa, a q predstavlja kolizijsku ćeliju [23, 

192, 193]. Primjerice, Cai i suradnici [194] razvili su SPE-HPLC-QqQ metodu za simultano 

određivanje četrnaest farmaceutika, različitih klasa u uzorcima pitke vode. Takve analize 

primjenjuju nekoliko različitih načina rada kao što je praćenje jedne odabrane reakcije21, 

praćenje fragmentnih iona22 te praćenje neutralnog gubitka23 [190]. Ukoliko ne postoji 

                                                           
11eng. liquid chromatography 
12eng. high-performance liquid chromatography 
13eng. ultra-high-performance liquid chromatography 
14eng. Mass spectrometry 
15eng. electrospray ionization, ESI 
16eng. low-resolution mass spectrometer, LRMS 
17eng. high resolution mass spectrometer, HRMS 
18eng. Quadropole, Q 
19eng. Ion Trap Analyser, IT 
20eng. Time of flight, TOF 
21eng. Single Reaction Monitoring, SRM 
22eng. Multiple Reaction Monitoring, MRM 
23eng. Neutral loss scan 
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unutarnji standard potreban za potvrdu strukture, određivanje prisutnih spojeva u uzorku nije 

moguće provesti korištenjem Q ili QqQ zbog izostanka kvalitativnih informacija. U tu svrhu 

koriste se druge vrste hibridnih tehnika poput IT-MS analizatora masa s ionskom klopkom 

koji omogućava fragmentaciju u više koraka i Q-TOF24 koji se pojednostavljeno opisuje kao 

QqQ kod kojeg je treći kvadrupol zamijenjen s TOF analizatorom koji prevladava njegove 

nedostatke vezane za rezoluciju i točnost masa te u konačnici selektivnost potrebnu za 

nedvosmislenu identifikaciju analita [192, 195, 196]. Kao potkrjepa navedenome može se 

navesti HPLC-QTOF metoda razvijena za analizu sto farmaceutika u uzorcima vode među 

kojima su neki od njih predstavljali izobarne i izomerne komponente koje su uspješno 

identificirane na temelju različitih vremena zadržavanja, točnosti masa HRMS instrumenta, 

MS/MS fragmenata i određivanjem izotopne raspodjele pojedinog analita [197]. 

 

 

Slika 11. Pojednostavljeni prikaz rada spregnute spektrometrije masa [198] 

 

Primjenom HRMS instrumentacije koristi se nekoliko različitih pristupa i strategija za 

identifikaciju razgradnih i transformacijskih produkata. Ti pristupi dijele se na: “target”, 

“suspect screening” i “non-target” analize. Ciljana ili “target analiza” temelji se na 

određivanju već poznatih razgradnih i transformacijskih produkata uz dostupne standarde pri 

čemu se koriste postojeće LC-MS/MS metode. “Suspect screening” uključuje popis mogućih 

razgradnih i transformacijskih produkata sastavljen na temelju literaturnog pregleda ili raznih 

kompjuterskih alata; nemoguća je potvrda analita s referentnim standardom, ali molekulska 

formula i struktura predlažu se prema roditeljskom spoju i njegovim fragmentima. Kada za 

identifikaciju novih razgradnih i transformacijskih produkata izostaje dostupna literatura 

govori se o “non-target screeningu” [23, 186, 199]. S obzirom da se MS tehnikama ne 

dobivaju informacije o točnom položaju transformacije strukture ili izomerizaciji, neki 
                                                           
24eng. Quadropole Time-of-Flight 
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znanstvenici potvrđuju predložene strukture nastalih produkata razgradnje nuklearnom 

magnetskom rezonancijom (NMR) [186, 200-202]. To je spektroskopska metoda koja daje 

informacije o prostornom rasporedu atoma i obliku molekule (konformacija, stereokemija) 

mjerenjem apsorbirane radiofrekventne energije pri određenoj frekvenciji 1H ili 13C jezgre, 

postavljene u magnetsko polje [186, 203]. 

U tablici 12 navode se dodatni primjeri kromatografskih analitičkih metoda korištenih za 

identifikaciju farmaceutika i njihovih razgradnih ili transformacijskih produkata nastalih 

različitim procesima razgradnje. 
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Tablica 12. Primjena analitičkih metoda za praćenje farmaceutika i njihovih produkata razgradnje te procjena toksičnosti 

ANALIT Razgradni proces 
Identificirani 

razgradni/transformacijski 
produkti 

Instrumentalna tehnika Toksičnost Literatura 

amoksicilin hidroliza 4 HPLC-QqTOF-MS  [186] 

anastrazol foto-Fenton 5 LC-QTOF in silico (Q)SAR [204] 

azitromicin fotoliza 7 UPLC/ESI-QqTOF-MS, 
UPLC/ESI-QqQ-MS - [199] 

azitromicin fotokataliza 5 HPLC-ESI-QqQ Vibrio fischeri; 
netoksičnost [205] 

benzotriazoli ozonizacija 11 HPLC-QTOF, UV-Vis, 
HPLC-QqQ - [199] 

bisfenol A fotoliza 
fotokataliza 

2 
3 

HPLC-UV 
LC-ESI-TOF-MS - [206] 

ciprofloksacin fotoliza 11 HPLC-LTQ-Orbitrap, 
HPLC-IT-MSn  [186] 

diklofenak biorazgradnja 3 UPLC-QqTOF-MS netoksični prema Vibrio 
fischeri [186] 

doksorubicin fotokataliza 14 HPLC-LTQ-Orbitrap Vibrio fischeri; 43 % 
inhibicije u 15. min [61] 

eritromicin UV-LED/klor 6 
UPLC-MS/MS, UPLC-
QTOF-MS, GC-QTOF-

MS 

Alivibrio fischeri; 
netoksičnost [207] 

febantel hidroliza 2 UHPLC-ESI-QqQ, 
UHPLC-QTOF-MS 

Vibrio fischeri; EC50 
(pH 4) = 0,005 – 0,018 

mg/L 
[208] 
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ANALIT Razgradni proces 
Identificirani 

razgradni/transformacijski 
produkti 

Instrumentalna tehnika Toksičnost Literatura 

imatinib fotokataliza 11 
HPLC-UV 

LC-HRMSn (ESI-LTQ 
ORBITRAP) 

Vibrio fischeri; 40,2 % u 
60. min [102] 

irinotekan fotoliza 
fotokataliza 

19 
32 

HPLC-DAD 
SPE-LC-MS/MS, SPE-

LC-TOF-MS 

Vibrio fischeri; 
smanjenje inhibicije 

nakon 60. min 
[62] 

karbamazepin biorazgradnja 4 SPE-UPLC/ESI-QqToF 
HPLC/ESI-QqLIT 

netoksični prema Vibrio 
fischeri [186] 

ketoprofen UV zračenje 22 GC-IT-MS/MS, UPLC-
QqTOF-MSn - [199] 

klortrimazol vakuum UV zračenje 7 HPLC-UV 
HPLC-LTQ-Orbitrap 

bakterija Aliivibrio 
fischeri, kvasac 
Saccharomyces 

cerevisiae BLYR, 
fitopatogena gljiva 

Fusarium graminearum, 
mikroalga Raphidocelis 

subcapitata, rak Daphnia 
magna. 

[209] 

kvinklorak fotoliza, fotokataliza 14 HPLC-QTOF-MS/MS - [199] 

metoklopramid fotoliza 5 HPLC-ESI-MS/MS, NMR 

Salmonella typhimurium, 
Vibrio fischeri; negativna 
genotoksičnost i akutna 

toksičnost 

[210] 

metotreksat fotokataliza 8 HPLC-LTQ-Orbitrap Vibrio fischeri; 100 % 
inhibicija kroz 30 min [61] 

metronidazol fotokataliza 15 HPLC-UV 
UPLC-QTOF - [211] 
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ANALIT Razgradni proces 
Identificirani 

razgradni/transformacijski 
produkti 

Instrumentalna tehnika Toksičnost Literatura 

oksazofosforini 
(ifosfamid, ciklofosfamid, 

trofosfamid) 
fotokataliza 4 LC-ESI-ME/MS 

Vibrio fischeri; nakon 6 h 
reakcije, inhibicija 

jednaka nuli 
[212] 

penicilin G biorazgradnja 2 HPLC-IT-MS - [186] 

prazikvantel fotoliza 
fotokataliza 5 HPLC-ESI-QqQ - [213] 

sulfametoksazol fotoliza 9 HPLC-TOF-MS toksični prema Daphnia 
magna [186] 

sulfapiridin fotoliza 7 HPLC-MS toksičnost prema Vibrio 
fischeri [186] 

trimetoprim fotoliza 32 HPLC-TOF-MS Vibrio fischeri [186] 

tetraciklin fotokataliza 4 HPLC-UV 
LC–MS/MS 

Pseudomonas. 
aeruginosa; RP manje 

toksični od analita 
[214] 

5-fluorouracil fotokataliza 5 HPLC-UV 
LC-HC IT-MS 

Lemma minor; 
netoksičnost [215] 

17β-estradiol ozonizacija 5 HPLC-UV 
LC-APCI-QqQ - [216] 
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2.5. Toksičnost 

Farmaceutici su bioaktivne tvari čije je toksično djelovanje prema čovjeku definirano dok za 

ostali dio ekosustava njihov učinak u smislu toksikanata nije uvijek istražen. Općenito, svaka 

kemikalija pokazuje toksičnost iznad definirane doze ili koncentracije, a njeno djelovanje 

ovisit će o vrsti i koncentraciji zagađivala te trajanju izloženosti [16, 217, 218]. Određivanje 

ekotoksikoloških učinaka predstavlja izazov i od velike je važnosti jer pored osnovnih 

komponenti koje se prate, naprednim oksidacijskim procesima nastaju toksični oksidacijski 

produkti čiji mogući učinci nisu najčešće istraženi. Posebice, zabrinutost izazivaju spojevi 

poput citostatika koji i pri malim koncentracijama mogu djelovati citotoksično, genotoksično, 

mutageno i kancerogeno prema organizmima koji su im izloženi [39, 60]. Primjerice, 

etopozid, 5-fluorouracil i cisplatin pokazali su citotoksičnost prema organizmu zebra ribi 

izraženu IC50 vrijednostima (koncentracija koja uzrokuje 50 % inhibicije odabranog 

parametra) u rasponu koncentracija od 0,4 mg/L do 10 mg/L (test 72 h) [66]. Također, pored 

toksičnog djelovanja pojedinih vrsta farmaceutika poput antibiotika, svojom prisutnošću u 

okolišu, čak i pri niskim koncentracijama izazivaju rezistentnost prema bakterijskim 

kulturama [18]. 

Farmaceutici su pronađeni u vodama najčešće pri nižim koncentracijama od onih pri kojoj 

pokazuju toksično djelovanje, no to ne isključuje potrebu za istraživanjem dugoročnih, 

kroničnih utjecaja na organizme u okolišu. Prema EU-Direktivi 93/67/ECC [59, 219] tvari se 

klasificiraju kao vrlo toksične s EC50 < 1 mg/L, toksične s EC50 od 1 do 10 mg/L te štetne 

za vodene organizme s EC50 između 10 i 100 mg/L pri čemu se EC50 odnosi na 

koncentraciju koja uzrokuje 50 % inhibicije bakterijske kulture. Uobičajeno se ispituje utjecaj 

farmaceutika na rast, razvoj, smrtnost i reprodukciju provodeći in vivo i in vitro testove. Kao 

testni organizmi ispitivanja akutne i kronične izloženosti koriste se bakterije, alge, plaktonski 

rakovi kao Daphnia magna, ribe, vodozemci, a genotoksičnost tvari ispituje se SOS Chromo i 

Ames testovima [220, 221]. 

Za određivanje akutne toksičnosti na vodene organizme koristi se i morska Gram-negativna 

bakterija Vibrio fischeri (soj NRRL B-11177) koja u prirodi svog metabolizma luminiscira. 

Za bioluminiscentnu reakciju (23) i (24) odgovoran je flavin mononukleotid koji se u 

prisutnosti enzima flavin reduktaze, u prvom koraku reducira iz FMN u FMNH2 u reakciji s 

nikotinamid adenin dinkuleotid fosfatom (NAD(P)H). Nakon toga podliježe reakciji 

oksidacije pomoću kisika, aldehida i luciferaze pri čemu dolazi do emitiranja plavo-zelene 
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svjetlosti. Kada je navedena bakterija u doticaju s toksičnom tvari koja djeluje na njezinu 

metaboličku i enzimsku aktivnost, bioluminiscencija će rezultirati smanjenjem [222]. 

 𝑁𝑁𝑁(𝑃)𝐻
𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹𝐹 𝑟𝑟𝑑𝑢𝑢𝑢𝑢𝑢𝑢
�⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯� 𝑁𝑁𝑁(𝑃) + 𝐹𝐹𝐹𝐻2  (23) 

 𝐹𝐹𝐹𝐻2 + 𝑂2 + 𝑅 − 𝐶𝐶𝐶
𝐿𝐿𝐿𝐿𝐿𝐿𝐿𝐿𝐿𝐿
�⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯� 𝐹𝐹𝐹 + 𝐻2𝑂 + 𝑅 − 𝐶𝐶𝐶𝐶 + ℎ𝑣 (490 𝑛𝑛) (24) 

Većinom se primjenjuju kratkotrajni testovi koji određuju inhibiciju bioluminiscencije nakon 

5, 15 ili 30 minuta izlaganja bakterije ispitnoj tvari prema formuli (25). 

 𝐼𝐼𝐼, % = 100 − ( 𝐼𝐼𝑇
𝐼𝐼0∙𝐾𝐾

) ∙ 100  (25) 

IT0 i ITT predstavljaju luminiscenciju prije i nakon izlaganja bakterije uzorku dok je KF 

korekcijski faktor dobiven na temelju mjerenja luminiscencije kontrolnog uzorka [222]. 

Testovi Microtox, Toxalert 500 i LUMIStox osjetljivi na bakteriju Vibrio fischeri široko se 

primjenjuju za određivanje ekotoksikoloških učinaka raznih organskih i anorganskih 

zagađivala zbog visoke osjetljivosti i ponovljivosti [223], a najzastupljeniji su i prilikom 

određivanja toksičnosti uzoraka nakon fotokatalitičke razgradnje što je i istaknuto iznad u 

tablici 12. Očekuje se da će toksičnost otpadne vode nakon obrade biti manja, no prijavljeni 

su slučajevi gdje dolazi i do suprotne pojave kao posljedica nastanka nusprodukata procesa i 

njihovih sinergijskih učinaka s drugim farmaceuticima u vodi. Time se ističe važnost 

određivanja toksičnosti farmaceutika prije razgradnje te nakon razgradnje u smjesi s 

razgradnim produktima [224]. U tablici 13 dodatno su navedeni primjeri farmaceutika koji su 

pokazali negativan utjecaj na aktivnost i drugih testnih organizama uz najčešće 

upotrebljavane bakterije Vibrio fischeri. 
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Tablica 13. Procjena toksičnosti farmaceutika [223, 225, 226] 

Farmaceutik Testni organizam Utjecaj 

aspirin Daphnia magna LC50 = 80,33 mg/L 

bezafibrat 
žarnjak Hydra attenuate 

alga Anabaena sp. 

EC50 = 25,85 mg/L 

EC50 = 7,62 mg/L 

diklofenak 

Vibrio fischeri 

Daphnia magna 

Zebra riba 

EC50 = 11,45 mg/L 

EC50 = 39,9 – 69,8 mg/L 

EC50 = 11,45 mg/L 

doksorubicin 

Daphna magnia 

Ceriodaphnia dubia 

Brachionus calyciflorus 

Thamnocephalus platyurus 

EC50 = 2,14 mg/L 

EC50 = 5,18 mg/L 

EC50 = 12,69 mg/L 

EC50 = 0,31 mg/L 

kloramfenikol 
Vibrio fischeri 

Daphnia magna 

EC50 = 20,68 mg/L 

EC50 = 227 – 1086 mg/L 

smjesa 

sulfametazin/sulfametoksazol 
alga Scenedesmus obliquus EC50 = 0,15 mg/L 

5-fluorouracil, cisplatin, 

etopozid, imatinib 

fitoplankton 

Pseudokirchneriella 

subcapitata 

EC50 = 0,13; 1,52; 30,43; 1,52 

mg/L 

levoksacin alga Scenedesmus obliquus EC50 = 64,8 mg/L 

oksitetraciklin 

vodena leća Lemna minor 

Daphnia magna 

alga Scenedesmus obliquus 

EC50 = 3,26 mg/L 

EC50 = 114 mg/L 

EC50 = 40,4 mg/L 
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3.1. Materijali 

3.1.1. Kemikalije i reagensi 

Popis kemikalija korištenih za provedbu svih eksperimenata nalazi se u tablici 14. 

 

Tablica 14. Popis korištenih kemikalija tijekom eksperimenata 

Naziv Molekulska 
formula Čistoća Proizvođač 

Natrijeva lužina NaOH p.a. VWR Chemicals, SAD 

Klorovodična kiselina HCl p.a. Gram-mol, Hrvatska 

Acetonitril CH3CN HPLC Fischer Chemical, SAD 
2-propanol C3H8O HPLC Fischer Chemical, SAD 

Mravlja kiselina HCOOH HPLC Lach-Ner d.o.o., 
Hrvatska 

Natrijev nitrat NaNO3 p.a. Kemika, Hrvatska 
Dinatrijev fosfat Na2HPO4 p.a. Fischer Chemical, SAD 

Natrijev klorid NaCl p.a. Lach-Ner d.o.o., 
Hrvatska 

Natrijev 
hidrogenkarbonat NaHCO3 p.a. Kemika, Hrvatska 

Huminske kiseline -  Sigma Aldrich, 
Švicarska 

Natrijev azid NaN3 p.a. Kemika, Hrvatska 
p-benzokinon C6H4O2 p.a.  

Dikalijev fosfat K2HPO4 p.a. Kemika, Hrvatska 
Amonijak NH3 p.a. Kemika, Hrvatska 

Limunska kiselina 
monohidrat C6H8O7 ∙ H2O p.a. Kemika, Hrvatska 

Borna kiselina H3BO3 p.a. Gram-mol, Hrvatska 
 

Ultračista voda korištena u svim eksperimentima pripravljena je pomoću Millipore Simplicity 

sustava (Millipore Corporation, USA). 

Za provedbu eksperimenata toksičnosti korištena je liofilizirana bakterija Vibrio fischeri 

(LCK484 LUMISmini), Hach Lange, Hrvatska te sljedeće kemikalije analitičke čistoće 

pribavljene od Kemike, Hrvatska: NaCl, agar, glicerol, CaCO3, pepton, kvaščev ekstrakt za 

pripravu kulture bakterija; NaCl, KH2PO4, CaCl2, MgSO4, glicerol, glukoza, rafinoza za 

pripravu otopine za resuspendiranje bakterijske kulture. Za provjeru valjanosti bakterijske 

suspenzije korištena je referentna otopina ZnSO4 · 7H2O (Lach Ner, Češka). 
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3.1.2. Farmaceutici 

Korištena su dva farmaceutika, imatinib (IMT) i krizotinib (CRZ) čija su fizikalno-kemijska 

svojstva prikazana u tablici 15. Standardi su visoke čistoće (> 99 %) i nabavljeni od 

proizvođača Pliva (Hrvatska), odnosno Cayman Chemicals (SAD). 

 

Tablica 15. Fizikalno-kemijske karakteristike korištenih farmaceutika [3, 81, 227] 

Farmaceutik IMATINIB KRIZOTINIB 

 

  
Formula C29H31N7O C21H22Cl2FN5O 

CAS 152459-95-5 877399-52-5 
Mr 493,6 450,1 
pKk 8,07; 3,73; 2,56; 1,52 5,6; 9,4 

log Kov 2,89 / 
 

3.1.3. Titanijev dioksid 

Titanijev dioksid (TiO2) (Evonik, Njemačka; Aeroxide®, TiO2 P25 s 75 % anatas i 25 % rutil 

strukture) korišten je u ulozi sorbensa i fotokatalizatora u suspendiranom (TiO2 suspenzija) te 

imobiliziranom obliku na staklenu mrežicu (TiO2-SM). U eksperimentima sorpcije pored 

navedene dvije vrste sorbensa, korištena je i kompozicija TiO2 s višeslojnim ugljikovim 

nanocijevima25 kupljenima od Chengdu Organic Chem, Co., vanjskog promjera od 5 nm do 

30 nm, čistoće > 95 %, duljine od 10 µm do 30 µm, imobilizirana na staklenu mrežicu 

(TiO2/CNT-SM). Staklene mrežice izrezane su u kružiće polumjera 1,8 cm za eksperimente 

sorpcije te u pravokutnike dimenzija 4 × 17,5 cm koje odgovaraju dimenzijama 

fotokatalitičkog reaktora. Silikonski akril nanesen je na rubove mrežica kako bi se spriječilo 

razdvajanje vlakana. TiO2 i TiO2/CNT filmovi imobilizirani su na čvrsti nosač sol-gel 

metodom detaljno opisanom u prethodno objavljenim radovima [228, 229]. Pripravlja se 

suspenzija TiO2 u smjesi s vodom i etanolom i dodatkom CNT-a kada se radi o TiO2/CNT 

kompozitu. Tako pripravljenoj otopini podešava se pH do 1,5 dodatkom octene kiseline 

nakon čega uz dodatno miješanje otopine od 15 min slijedi homogenizacija korištenjem 

                                                           
25eng. multiwalled carbon nanotubes 
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ultrazvuka. Kao prekursor potreban za sol-gel dodaje se tetraetoksisilan (ETOS) i cijela 

smjesa miješa se 1 h na 50 °C. U tako pripremljenu suspenziju uranjaju se staklene mrežice i 

suše u sušioniku na 70 °C 15 min pri čemu se cijeli postupak ponavlja četiri puta (slika 12). 

Pripravljeni su sorbensi prosječne mase imobiliziranog TiO2 sloja 0,0037 g/cm2 i 0,0072 

g/cm2 za TiO2/CNT pri čemu je maseni udio CNT-a iznosio 10 % u odnosu na masu TiO2. 

Koncentracija TiO2 suspenzije iznosila je 1 g/L. Mase imobiliziranog TiO2 sloja izražene po 

površini pravokutnih staklenih mrežica iznosile su 0,0036 ± 3,9 × 10-4 g/cm2 (korištene za 

eksperimente s imatinibom) te 0,0037 ± 6,4 × 10-5 g/cm2 (korištene za eksperimente s 

krizotinibom). 

 

 

Slika 12. Shematski prikaz postupka pripreme imobiliziranih mrežica prema radu [230] 

 

Slika 13. TiO2 (lijevo) i TiO2/CNT (desno) imobilizirani na staklenu mrežicu za 

eksperimente sorpcije 
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Slika 14. TiO2 fotokatalizator imobiliziran na staklenu mrežicu 

 

Pretražnim elektronskim mikroskopom (SEM, FEG QUANTA 250) pri 20 kV snimljene su 

čiste staklene mrežice te mrežice s imobiliziranim TiO2 i TiO2/CNT prikazane na slici 15. 

 

 

Slika 15. SEM prikazi s uvećanjem od 1000× čiste staklene mrežice (a), TiO2 (b), TiO2 

staklena mrežica (c), TiO2/CNT staklena mrežica (d) 

 

Priprava sorbensa i fotokatalizatora zajedno s njihovom karakterizacijom provedena je u 

suradnji s Metalurškim fakultetom u Sisku. 
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3.1.4. Otpadna voda 

Uzorak otpadne vode koji se koristi u eksperimentima fotokatalize prikupljen je u listopadu 

2021. godine u Italiji na postrojenju za obradu otpadnih voda kao smjesa komunalne i 

bolničke otpadne vode. Karakterizacijom navedenog uzorka određeni su sljedeći parametri: 

pH 6,88, specifična provodnost 868 μS/cm, KPK 182 mg/L O2, BPK 90 mg/L O2, OOU 18,5 

mg/L, TSS 82 mg/L, Nuk 31 mg/L, Puk 6 mg/L. Voda je sterilizirana prije provođenja 

eksperimenata i profiltrirana vrpcom veličine pora od 0,45 μm. 

 

3.2. Instrumenti 

Kako bi se odredila primjena TiO2 za uklanjanje farmaceutika iz vode koristili su se sljedeći 

instrumenti: 

• analitička vaga Mettler Toledo XA105DU, Švicarska 

• pH-metar s kombiniranom elektrodom (staklena indikatorska i Ag/AgCl referentna), 

Mettler Toledo, S20 SevenEasy, Švicarska 

• Millipore Simplicity uređaj za pročišćavanje vode, Millipore Corporation, SAD 

• UV/VIS spektrofotometar Lambda 35, Perkin Elmer, SAD 

• uređaj za filtraciju vode, PALL Life Sciences, SAD 

• tresilica New Brunswick Scientific, Innova 4080, SAD 

• fotokatalitički reaktor 

• tekućinski kromatograf visoke djelotvornosti s detektorom s nizom dioda (HPLC-

DAD), Agilent, SAD 

• tekućinski kromatograf visoke djelotvornosti spregnut sa spektrometrom masa visoke 

razlučivosti (UHPLC-QqTOF), Agilent, SAD 

• luminometar Hach-Lange, Njemačka 

• Suntest CPS+ uređaj za osvjetljavanje umjetnim Sunčevim zračenjem, Atlas, 

Njemačka 

• inkubator, Inkolab 
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3.2.1. Tresilica 

Tresilica (New Brunswick Scientific, Innova 4080, SAD) prikazana na slici 16 omogućila je 

konstantan kontakt između otopina farmaceutika i TiO2 sorbensa tijekom provedbe 

eksperimenata sorpcije. Ima mogućnost podešavanja temperature u intervalu od 5 do 80 °C i 

brzine 25 – 500 okretaja/min. 

 

 

Slika 16. Tresilica Innova 4080 

 

3.2.2. Fotokatalitički reaktor 

Za provedbu razgradnje farmaceutika fotokatalizom korišten je sustav koji se sastojao od 

pravokutnog reaktora dimenzija 17,5 × 4,6 × 3,3 cm, zapremnine 100 mL, imobiliziranog 

fotokatalizatora (slika 14) položenog na dno reaktora, izvora zračenja postavljenog 2 cm 

iznad reaktora koji se sastojao od dvije UV lampe snage 6 W (I0 = 47,93 ± 0,26 W/m2 

izmjeren radiometrom) s maksimumom zračenja na 365 nm, te peristaltičkom pumpom pri 

protoku od 30 mL/min koja je omogućavala recirkulaciju ozračene otopine. Kako bi se 

održavala sobna temperature tijekom eksperimenata, ispod reaktora stavljao se led. Opisani 

fotokatalitički reaktor prikazan je na slici 17. 
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Slika 17. Shematski prikaz fotokatalitičkog reaktora 

 

3.2.3. Tekućinski kromatograf visoke djelotvornosti s DAD detektorom 

Analiza uzoraka provodila se na tekućinskom kromatografu visoke djelotvornosti, Agilent 

HPLC 1100 uređaju vezanim na detektor s nizom dioda (Santa Clara, SAD) (slika 18). HPLC 

sustav sastoji se od spremnika pokretne faze, vakuumskog degazera, automatskog 

uzorkivača, termostata za održavanje temperature i binarne pumpe za pokretnu fazu. 

ChemStation Rev. B.04.02 SP1 je softver korišten za snimanje i obradu rezultata. 

 

 

Slika 18. HPLC Agilent 1100 uređaj 
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3.2.4. Tekućinski kromatograf visoke djelotvornosti vezan sa spektrometrom 
masa visoke razlučivosti 

Za identifikaciju razgradnih produkata nastalih tijekom fotokatalitičke razgradnje koristio se 

tekućinski kromatograf visoke djelotvornosti, UHPLC sustav Agilent 1290 Infinity II, vezan 

sa spektrometrom masa visoke razlučivosti, Agilent serije 6550 kvadrupolni analizator masa 

koji mjeri vrijeme preleta (slika 19). Uzorci su ionizirani elektroraspršenjem. Snimanje i 

obrada rezultata napravljena je pomoću Mass Hunter v. 10.0 računalnog programa. 

 

 

Slika 19. Spektrometar masa visoke razlučivosti 

 

3.2.5. Luminometar 

Bioluminiscencija bakterija Vibrio fischeri mjerena je na luminometru LUMIStox 300 Hach 

Lange, Düsseldorf, Njemačka (slika 20). Uzorci su termostatirani na 15 °C ± 1 °C u 

LUMIStherm bloku. 

 

 

Slika 20. Hach Lange LUMIStox 300 luminometar 
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3.3. Metode rada 

3.3.1. Priprema standardnih otopina farmaceutika 

Pripremale su se temeljne standardne otopine (TSO) vaganjem točno određene mase 

farmaceutika na analitičkoj vagi i otapanjem u odgovarajućem otapalu. Imatinib se otapao u 

ultračistoj vodi dok se krizotinib pripravljao otapanjem u acetonitrilu uz pomoć ultrazvuka (u 

ultrazvučnoj kupelji na 15 minuta). Tako pripremljene otopine čuvale su se u mraku na 4 °C. 

Prije svakog eksperimenta sorpcije ili fotokatalize, pripravljale su se radne standardne 

otopine farmaceutika razrjeđenjem TSO ultračistom vodom. 

Za eksperimente sorpcije koristile su se radne standardne otopine koncentracija 5, 10, 15, 20 

i 25 mg/L dok se kinetika vezanja pojedinog farmaceutika na TiO2 sorbens ispitala na tri 

razine pripravom otopina 5, 15 i 25 mg/L. U slučaju kada se ispitivao utjecaj ionske jakosti 

na sorpciju, umjesto ultračiste vode korištene su otopine NaCl (0,001; 0,01; 0,1 mol/L). 

Za provedbu fotokatalitičke razgradnje pripremljene su otopine farmaceutika pri pH-

vrijednostima 5, 7 i 9 korištenjem HCl i NaOH (0,01 – 0,1 mol/L) i početnih koncentracija 5, 

10 i 15 mg/L. 

Utjecaj raznih iona kao uobičajenih sastavnica prirodnih voda ispitan je dodatkom određenog 

alikvota anorganske soli otopljene u ultračistoj vodi (NaNO3, NaCl, Na2HPO4, NaHCO3) i 

huminskih kiselina (HA), pojedinačno u otopinu farmaceutika koncentracije 5 mg/L. Zbog 

slabije topljivosti HA u vodi, pripremljena je TSO pri 50 mg/L korištenjem 5 % (v/v) NH4OH 

(1 mol/L). pH otopine podešen je na 5,34 s mravljom kiselinom koncentracije 1 mol/L. Kako 

bi se ispitao utjecaj HA pri koncentracijama relevantnima za okoliš, TSO se razrjeđivala 

ultračistom vodom da se priprave radne standardne koncentracije u rasponu 5 – 20 mg/L. 

Ispitivanje dominantnog mehanizma fotokatalize uključivalo je dodatak određenog hvatača 

radikala26 u otopinu farmaceutika (5 mg/L) kako bi se postigle koncentracije tvari u rasponu 

od 50 µmol/L do 50 mmol/L za IMT te 20 µmol/L – 20 mmol/L za CRZ (ovisno o 

primijenjenoj kemikaliji). Korišteni su sljedeći hvatači radikala: izopropanol (.OH radikal), 

mravlja kiselina (h+), p-benzokinon (O2
.-), te azid (1O2) [231, 232]. 

Za provedbu preliminarnih eksperimenata hidrolitičke stabilnosti imatiniba i krizotiniba, 

otopine farmaceutika 10 mg/L pripremljene su s puferima pH 4, 7 i 9 te čuvane u mraku, u 

                                                           
26eng. scavenger 
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inkubatoru pri 50 °C tijekom 5 dana. Hidrolitička stabilnost farmaceutika odredila se 

usporedbom svježe pripremljenih uzoraka i uzoraka u inkubatoru. Puferi su pripravljeni 

prema tablici 16. Nakon toga, provjerene su i po potrebi podešene pH-vrijednosti otopina. 

 

Tablica 16. Priprema pufera za eksperimente hidrolize 

pH Sastav pufera 

4 38,6 mL mL K2HPO4 (0,2 mol/L) + 61,5 mL limunska kiselina (0,1 mol/L) 
7 29,6 mL NaOH (0,1 mol/L) + 50 mL K2HPO4 (0,1 mol/L) 
9 50 mL H3BO3 (0,1 mol/L) + 28,7 mL ultračista voda 

 

3.3.2. Određivanje sorpcije mućkanjem 

Za određivanje afiniteta imatiniba i krizotiniba prema TiO2 sorbensu u suspenziji i 

imobiliziranom obliku koristila se tresilica pri 200 okretaja/min koja je omogućila konstantan 

kontakt između odabranog sorbensa i 10 mL vodene otopine farmaceutika. Reakcijska smjesa 

nalazila se u laboratorijskim čašama prekrivenim parafilmom kako bi se spriječilo hlapljenje 

otopine. Nakon mućkanja, otopine su profiltrirane kroz 0,20 µm membranski filtar i 

prebačene u vijale za HPLC-DAD analizu. 

Za određivanje vremena potrebnog za postizanje ravnoteže između analita i sorbensa, uzorci 

su mućkani u različitim vremenskim intervalima (10, 20, 30, 40, 50, 60, 120, 240, 360, 1080, 

i 1440 min) primjenom otopina različitih koncentracija (5, 15, i 25 mg/L). Na temelju 

navedenog eksperimenta kinetike, daljnji eksperimenti sorpcije provedeni su kako slijedi: 

1440 min (24 h) za IMT i CRZ/TiO2 suspenzije i CRZ/TiO2/CNT-SM, te 360 min (4 h) za 

IMT/TiO2/CNT-SM i IMT i CRZ u kontaktu s TiO2-SM. 

Pet radnih standardnih otopina koncentracija 5, 10, 15, 20, i 25 mg/L korištene su za izradu 

sorpcijskih izotermi kako bi se ispitao utjecaj pH, ionske jakosti, temperature i mase 

sorbensa. U svim eksperimentima pH otopina namještao se na početnu vrijednost pH 7, dok 

su se za ispitivanje utjecaja pH-vrijednosti dodatno ispitale pH-vrijednosti otopina 5 i 9. 

Također, radi ispitivanja utjecaja temperature, sorpcija je uz 25 °C ispitana i pri dvije više 

vrijednosti, 30 i 35 °C. Utjecaj mase sorbensa ispitao se primjenom dodatne dvije mase 

sorbensa, niže i više vrijednosti u usporedbi sa sorbensima korištenim u prethodno 

navedenim procesima sorpcije. Svi su eksperimenti provedeni u duplikatima. 
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3.3.3. Fotokatalitička razgradnja farmaceutika 

Na dno fotoreaktora smještenog u mračnoj komori (prethodno opisanog u dijelu 3.2.2.), 

položen je imobilizirani TiO2 fotokatalizator dimenzija koje odgovaraju dimenzijama 

reaktora. 100 mL pripremljene otopine farmaceutika prvih se 30 minuta miješa bez korištenja 

izvora zračenja kako bi se postigla sorpcijska/desorpcijska ravnoteža. Koncentracija uzorka 

nakon uspostavljene ravnoteže uzima se kao početna koncentracija razgradnje pri čemu se 

počinje koristiti UV izvor zračenja. Tijekom svih eksperimenata uzimani su alikvoti uzoraka 

od 500 μL u raznim vremenskim intervalima unutar 360 minuta za IMT i 180 minuta za CRZ 

koji su dalje analizirani na HPLC-DAD instrumentu. 

Na opisani način provedeni su sljedeći eksperimenti fotokatalitičke razgradnje farmaceutika: 

• Korištenje FFD27 plana eksperimenata kako bi se odredio simultani utjecaj dvaju 

faktora, pH-vrijednosti otopine i početne koncentracije potencijalnog zagađivala kao 

procesnih parametara koji utječu na tijek razgradnje, na tri razine (pH 5, 7, 9; 

koncentracija: 5, 10, 15 mg/L). Modeliranjem odzivnih površina (RSM)28 određeni su 

optimalni parametri za razgradnju farmaceutika tako da se kao zavisna varijabla 

modela koristila konstanta brzine razgradnje kinetike pseudo-prvog reda. Korišten je 

programski paket Design-Expert 7.0.0, Stat-Ease, SAD. Signifikantnost i točnost 

modela okarakterizirana je statističkim parametrima (p – vjerojatnost, R2 – koeficijent 

determinacije, Radj
2 – prilagođeni koeficijent determinacije) dobivenim analizom 

varijance (ANOVA)29. Eksperimenti su se proveli u tri ponavljanja. Radi usporedbe 

uspješnosti fotokatalitičke razgradnje, za pojedini farmaceutik proveden je 

eksperiment bez fotokatalizatora pri optimalnoj pH-vrijednosti i koncentraciji otopine. 

 

• Određivanje mehanizma reakcije razgradnje farmaceutika primjenom hvatača radikala 

pri optimalnim uvjetima fotokatalize. 

 
• Ispitivanje utjecaja raznih iona kao uobičajenih sastavnica vode pri koncentracijama 

relevantnima za okoliš. 

 

                                                           
27eng. full factorial design 
28eng. response surface modelling 
29eng. analysis of variance, ANOVA 
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3.3.4. Analiza uzoraka tekućinskom kromatografijom visoke djelotvornosti 

Nakon provedenih eksperimenata sorpcije, hidrolize te fotokatalize uzorci su snimani na 

Agilent HPLC-DAD instrumentu serije 1100. Separacija analita provodila se na C18 Kinetex 

koloni dimenzija 150 mm × 4,6 mm, 3,5 μm. Pokretna faza sastojala se od 0,1 % mravlje 

kiseline u ultračistoj vodi (A) i acetonitrilu (B). Protok pokretne faze iznosio je 0,5 mL/min 

uz volumen injektiranja uzorka od 25 μL. Razvijena je gradijentna metoda koja je započela 

sastavom od 80 % A. Tijekom prvih 6 min udio eluensa A linearno se smanjivao do 20 % A 

nakon čega je takav sastav zadržan 1 min. U 7,01 min sastav je vraćen na početne uvjete koji 

su održavani kroz sljedećih 7 minuta. Imatinib je detektiran na 258 nm, a krizotinib na 270 

nm. 

Razvijena metoda validirana je određivanjem osnovnih izvedbenih karakteristika poput 

linearnosti, preciznosti, iskoristivosti, te granice detekcije (GD) i kvantifikacije (GK). GD i 

GK procijenjene su na temelju standardnog odstupanja slijepog uzorka, uzorka koji se 

očekuje blizu granice detekcije prema jednadžbama: 3,3 ∙ s0 za GD i 10 ∙ s0 za GK, pri čemu 

je s0 standardno odstupanje ponovljenih mjerenja/�𝑏𝑏𝑏𝑏 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝. 

 

3.3.5. Identifikacija razgradnih produkata 

Razgradni produkti identificirani su pri optimalnim uvjetima fotokatalitičke razgradnje 

korištenjem UHPLC sustava Agilent 1290 Infinity II uz detektor spektrometar masa visokog 

razlučivanja (QqTOF) Agilent serije 6550. Kao nepokretna faza koristila se Zorbax Eclipse 

Plus C18 kolona, dimenzija 50 mm × 2,5 mm, 1,8 μm pri temperaturi od 40 °C. Pokretna 

faza sastojala se od 0,1 % mravlje kiseline u ultačistoj vodi (eluens A) i 0,1 % mravlje 

kiseline u acetonitrilu (eluens B). Gradijent pokretne faze koji se mijenjao pri protoku od 0,2 

mL/min prikazan je u tablici 17 i 18. Volumen injektiranja iznosio je 10 μL. Dvije minute 

bile su potrebne za uravnoteženje kolone prije svakog injektiranja uzorka. 
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Tablica 17. Gradijent pokretne faze UHPLC-QTOF metode za imatinib 

vrijeme, min Udio eluensa A, % 

0 95 

6 60 

8,50 55 

15 5 

16,5 95 

 

Tablica 18. Gradijent pokretne faze UHPLC-QTOF metode za krizotinib 

vrijeme, min Udio eluensa A, % 

0 95 

4 85 

7,50 70 

8 65 

9,5 65 

12 80 

 

MS/MS analiza provedena je ionizacijom elektroraspršenjem u pozitivnom modu sa 

sljedećim parametrima: temperatura protočnog plina30 350 °C s protokom 11 L/min, tlak 

nebulizatora 35 psi, napon kapilare 3500 V, temperatura plina za desolvataciju31 200 °C uz 

protok 14 L/min. Kao protočni plin i plin za desolvataciju korišten je dušik. Primijenjene 

kolizijske energije iznosile su 10 – 40 eV. MS spektri snimani su u rasponu od 100 do 1000 

m/z. 

 

                                                           
30eng. sheat gas 
31eng. drying gas 
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3.3.6. Toksičnost 

Akutna toksičnost standardnih otopina farmaceutika te njihovih smjesa s razgradnim 

produktima, prikupljenim u različitim vremenskim intervalima tijekom optimalne 

fotokatalitičke razgradnje određena je prema standardnoj bioluminiscentnoj metodi opisanoj 

u normi HRN EN ISO 11348-3:2007. Kao testni organizam koristi se morska bakterija Vibrio 

fischeri čiji metabolizam biva oštećen u kontaktu s toksičnom tvari. Za mjerenje se pripremila 

svježa kultura bakterije na hranjivoj podlozi od soja smrznute istoimene bakterije. Za svako 

pojedino mjerenje pripremala se svježa bakterijska suspenzija. Uzorcima je podešen 

osmolaritet (20 g/L) dodatkom natrijeva klorida čime se izbjegla hiperosmoza ili hipoosmoza. 

pH uzoraka morao se nalaziti u rasponu od 6 do 8,5 kako bi se izbjegla inhibicija 

luminiscencije uzrokovana pH-vrijednošću otopine, a ne samim uzorkom. Za pripravu 

otopina korišten je linearni niz pri čemu se za razrjeđenja otopina koristio 2 % NaCl. Sve  

korištene kemikalije i posuđe prije uporabe su sterilizirani. Toksičnost uzoraka procijenjena 

je mjerenjem inhibicije luminiscencije bakterije prije i nakon 30 minutnog izlaganja uzorku, 

luminometrom pri temperaturi od 15 ± 1 °C. 

 

 

Slika 21. Luminiscentna bakterija na hranjivoj podlozi 

 

3.3.7. Ispitivanje stabilnosti krizotiniba – studija prisilne razgradnje 

Uslijed izostanka literature za krizotinib, provedena je studija prisilne razgradnje32 kako bi se 

ispitala njegova stabilnost i razjasnili putevi razgradnje tijekom različitih uvjeta. Tako 

identificirani razgradni produkti mogu se usporediti s onima nastalim fotokatalitičkom 

                                                           
32eng. forced degradation study 
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razgradnjom. Stres uvjeti uključivali su izlaganje 200 mg/L otopine krizotiniba (TSO) kiseloj 

i bazičnoj hidrolizi, oksidaciji, zagrijavanju, te fotolizi. Kao reagensi korišteni su: 0,1 mol/L 

HCl, 0,1 mol/L NaOH, 10 % H2O2. Tijekom hidrolize i oksidacije, 2 mL otopine krizotiniba 

držana je u kontaktu s navedenim reagensima 6 h na sobnoj temperaturi u mraku nakon čega 

su otopine neutralizirane i nadopunjene s diluentom. Toplinska stabilnost ispitana je na 

tekućem uzorku na 80 °C u vodenoj kupelji (6 h) te na krutom uzorku pri 100 °C u sušioniku 

na 24 h. Fotolitička razgradnja uzorka ispitana je izlaganjem TSO umjetnom Sunčevom 

zračenju intenziteta 500 Wh/m2 (SunTest CPS+, Atlas) 15 h. Uzorci su analizirani na 

UHPLC-QTOF instrumentu. Detaljan opis eksperimenata prisilne razgradnje krizotiniba 

prethodno je opisan u radu [58]. 
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4.1. Razvoj HPLC-DAD metode 

Snimanje uzoraka nakon sorpcije i fotokatalize provedeno je na HPLC-DAD instrumentu 

zbog čega je razvijena i validirana metoda određivanjem osnovnih značajki prikazanim u 

tablici 19 za imatinib i krizotinib. 

 

Tablica 19. Rezultati validacije za HPLC-DAD određivanje farmaceutika 

Izvedbena 

značajka 

Rezultat 

(IMT; CRZ) 

Koncentracija 

(mg/L) 

Kriterij 

prihvatljivosti 

Zadovoljava 

kriterije 

Linearnost 
0,9991; 

0,9970 

za radno 

područje 
R2 ≥ 0,995 DA; DA 

Preciznost 

 

Ponovljivost, % 

 

7,69; 3,77 

4,06; 2,20 

4,01; 1,75 

6 

12,5 

22 

RSD  ≤ 10 % 

DA; DA 

DA; DA 

DA; DA 

Međupreciznost, % 

8,80; 7,80 

10,69; 7,67 

4,53; 2,81 

6 

12,5 

22 

RSD ≤ 15 % 

DA; DA 

DA; DA 

DA; DA 

Granica detekcije, 

mg/L 
0,020; 0,038 - podatak - 

Granica 

kvantifikacije, 

mg/L 

0,060; 0,11 - podatak - 

Iskoristivost, % 

96,55; 87,65 

96,48; 95,54 

100,35; 107,38 

6 

12,5 

22 

(90  ̶  110) % 

DA; NE 

DA; DA 

DA; DA 

Radno područje, 

mg/L 

GK  ̶  25 

GK  ̶  25 
- podatak - 

Osjetljivost, L/mg 
147,2; 

57,56 
- podatak - 
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Prema tablici 19 može se zaključiti da je razvijena metoda prikladna za praćenje imatiniba i 

krizotiniba u ultračistoj vodi. 

S obzirom da se odredila linearna ovisnost između površine ispod kromatografske krivulje 

(A) i koncentracije analita u ispitanom koncentracijskom području za oba farmaceutika 

(potvrđeno koeficijentima determinacije, R2 > 0,995), razgradnja farmaceutika pratila se kao 

A/A0 što odgovara c/c0, pri čemu su A0 i c0 površina ispod kromatografske krivulje i 

koncentracija analita u trenutku početka fotokatalize. 

 

4.2. Preliminarni eksperimenti 

S obzirom da je tematika ovog rada uklanjanje citostatika iz vode, na početku je ispitana 

hidrolitička stabilnost imatiniba i krizotiniba prema OECD 111 proceduri [233] kako bi se u 

daljnjim eksperimentima smanjenje koncentracije moglo pripisati sorpciji i fotokatalitičkoj 

razgradnji. Preliminarni eksperimenti uključivali su pripremu standardnih otopina 

farmaceutika u puferskim otopinama na tri pH-vrijednosti (pH 4; 7; 9) i pohranjivanje istih na 

50 °C u razdoblju od pet dana. Usporedbom sa svježe pripremljenim uzorcima dokazana je 

razgradnja manja od 10 % pri svim pH-vrijednostima (slika 22). Imatinib i krizotinib se 

prema dobivenim rezultatima smatraju hidrolitički stabilnim komponentama zato što se 

vrijeme poluraspada za 10 % hidrolizirane tvari aproksimira na 30 dana što odgovara 

vremenu poluraspada od 1 godine pri 25 °C [233]. 

 

 

Slika 22. Hidrolitička stabilnost imatiniba i krizotiniba 
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4.3. Sorpcija farmaceutika na TiO2 

Sorpcija tvari na fotokatalizator predstavlja prvi korak u mehanizmu fotokatalitičke 

razgradnje. Proces sorpcije može imati dvosmjeran učinak, odnosno s jedne strane moguć je 

negativan utjecaj mehanizma razgradnje uslijed smanjenog broja aktivnih mjesta potrebnih za 

generiranje radikala dok se, gledajući iz drugog kuta, navedena metoda može iskoristiti kao 

neinvazivan i relativno jeftin način uklanjanja zagađivala iz vode pri kojem se ne stvaraju 

nove i potencijalno toksičnije tvari u odnosu na analit [165, 234]. Kroz prvi dio ovog rada 

istraženo je sorpcijsko ponašanje imatiniba i krizotiniba prema TiO2 fotokatalizatoru, 

najčešće korištenom u procesima fotokatalize pri čemu se ispitao utjecaj osnovnih čimbenika 

koji su poznati da mogu utjecati na tijek i prirodu vezanja pojedine komponente na sorbens. 

Sorpcija farmaceutika pod utjecajem različitih pH-vrijednosti medija, vrijednosti početne 

koncentracije spoja, ionske jakosti otopine, mase sorbensa, te temperature okoline opisana je 

korištenjem odgovarajućih modela sorpcijskih izotermi (R2 > 0,9). 

 

4.3.1. Određivanje kontaktnog vremena analit/sorbens 

S obzirom da na proces sorpcije utječu fizikalno-kemijske karakteristike ispitivanog spoja i 

sorbensa, ne može se očekivati da će različiti farmaceutici prema različitim izvedbama 

fotokatalizatora pokazivati isti afinitet sorbiranja. Stoga se u prvom nizu eksperimenata 

moralo odrediti vrijeme mućkanja potrebno da se postigne ravnoteža sorpcije između analita i 

sorbensa. Mućkanjem otopina pri tri koncentracije (5, 15, i 25 mg/L) kroz 11 vremena 

postignuta je ravnoteža u 24 sata između oba farmaceutika i TiO2 suspenzije. Imatinib i 

krizotinib nisu se značajno sorbirali na imobilizirani TiO2 nakon 4 sata mućkanja. Što se tiče 

TiO2/CNT sorbensa, krizotinib je potrebno mućkati 24 sata. Pregledom literature, slični 

rezultati dobiveni su za antibiotike sulfapiridin i sulfametoksazol koji su postignuli ravnotežu 

sorpcije za 4 sata u kontaktu s CNT sorbensom kao i imatinib, dok je ciprofloksacin za 

postizanje ravnoteže na ugljične nanocijevi zahtijevao puno više vremena od krizotiniba, čak 

72 sata [166, 235]. Također, pokazano je da promjena početne koncentracije farmaceutika 

nije utjecala na kontaktno vrijeme između farmaceutika i TiO2. Vremenski profili sorbiranja 

farmaceutika na tri modifikacije TiO2 sorbensa prikazani su na slikama 23 i 24. 
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Slika 23. Količina sorbiranog imatiniba na TiO2 u suspenziji (a), TiO2-SM (b) i TiO2/CNT-

SM (c) u ovisnosti o vremenu mućkanja 
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Slika 24. Količina sorbiranog krizotiniba na TiO2 u suspenziji (a), TiO2-SM (b) i TiO2/CNT-

SM (c) u ovisnosti o vremenu mućkanja 
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4.3.2. Kinetika sorpcije 

Kinetika sorpcije opisala se Lagergren-ovim modelom pseudo-prvog reda i Ho-ovim 

modelom pseudo-drugog reda, te modelom unutarčestične difuzije. Tablice 20 i 21 prikazuju 

parametre dobivene kinetikom pseudo-prvog i drugog reda. Vidljivo je da se eksperimentalni 

podatci sorpcije oba farmaceutika na sve tri ispitane vrste TiO2 najbolje opisuju kinetikom 

pseudo-drugog reda što potvrđuju regresijski koeficijenti u rasponu od 0,9792 do 0,9999 za 

imatinib, te 0,9989 – 1,000 za krizotinib. Teorijske vrijednosti qe,calc bliže su 

eksperimentalnim vrijednostima, qe,exp za cijelo ispitano koncentracijsko područje. Koristeći 

model kinetike pseudo-drugog reda postignuta je maksimalna ravnotežna koncentracija 

sorbirane tvari po masi sorbensa u rasponu 14,62 – 168,25 μg/g za imatinib te 15,88 – 207,93 

μg/g za krizotinib. Može se zaključiti da kapacitet sorpcije ovisi o dostupnim aktivnim 

mjestima na površini TiO2 te pokazuje pozitivnu korelaciju s brojem aktivnih mjesta 

primijenjenog sorbensa [236, 237]. 

 

Tablica 20. Parametri kinetike pseudo-prvog i pseudo-drugog reda za imatinib 

IMT 
Početna 

koncentracija, mg/L 

qe,exp, 

μg/g 

Pseudo-prvi red Pseudo-drugi red 

qe,calc, 

μg/g 

k1, 

1/min 
R2 

qe,calc, 

μg/g 

k2, g/μg 

min 
R2 

TiO2 

suspenzija 

5 14,62 8,47 0,0059 0,9488 14,90 2,03×10-4 0,9990 

15 28,40 8,50 5×10-5 0,6238 29,67 4,26×10-4 0,9981 

25 32,47 10,76 3×10-5 0,6731 34,25 3,13×10-4 0,9969 

TiO2-SM 

5 27,37 4,73 0,0002 0,6430 28,57 8,36×10-4 0,9989 

15 118,50 6,52 0,0004 0,6385 125 2,96×10-4 0,9999 

25 168,25 8,94 0,0002 0,6516 174,44 1,67×10-4 0,9995 

TiO2/CNT-

SM 

5 32,35 4,87 0,0003 0,5734 36,76 1,72×10-4 0,9792 

15 68,18 8,23 0,0002 0,6100 85,47 4,20×10-4 0,8151 

25 104,65 10,48 0,0002 0,6309 161,29 1,05×10-5 0,5285 
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Tablica 21. Parametri kinetike pseudo-prvog i pseudo-drugog reda za krizotinib 

CRZ 
Početna 

koncentracija, mg/L 

qe,exp, 

μg/g 

Pseudo-prvi red Pseudo-drugi red 

qe,calc, 

μg/g 

k1, 

1/min 
R2 

qe,calc, 

μg/g 

k2, g/μg 

min 
R2 

TiO2 

suspenzija 

5 15,88 8,00 0,0059 0,9460 15,77 9,87×10-3 0,9997 

15 46,32 7,91 4×10-5 0,6230 46,30 1,13×10 -3 0,9996 

25 67,39 10,21 5×10-5 0,7200 68,03 4,12×10-4 0,9989 

TiO2-SM 

5 42,39 2,86 0,0002 0,4222 42,55 7,15×10-4 1,000 

15 120,57 5,72 0,0002 0,7360 121,95 5,37×10-4 0,9996 

25 207,93 8,99 0,0004 0,9133 212,77 7,43×10-4 0,9954 

TiO2/CNT-

SM 

5 30,29 3,90 6×10-5 0,3427 30,40 7,07×10-3 1,000 

15 86,52 7,35 0,0002 0,648 88,50 3,39×10-4 0,9996 

25 121,43 9,96 0,0002 0,7592 128,21 1,07×10-4 0,9954 

 

Dodatno, primijenjen je i unutarčestični difuzijski model kako bi se procijenio difuzijski 

mehanizam tijekom sorbiranja farmaceutika u čestice sorbensa obzirom da navedeni proces 

često određuje brzinu sorpcije u vodenim sustavima. Rezultati dobiveni Weber-Morris-ovim 

modelom prikazani su u tablici 22 za imatinib te u tablici 23 za krizotinib. Dobivene 

konstante unutarčestične difuzije, kp i C vrijednosti koje se odnose na debljinu graničnog 

sloja pokazuju da se proces sorpcije oba analita odvija uglavnom u tri linearne faze. Odnosno, 

proces sorpcije nije kontroliran jednim procesom, unutarčestičnom difuzijom. Nakon 

kontakta između sorbensa i vodene otopine farmaceutika, spoj migrira do graničnog sloja 

čvrste faze (vanjski prijenos mase). Konstanta brzine ove faze, kp1 najveća je u svim 

slučajevima pri svim koncentracijama. U drugoj fazi procesa dolazi do unutarčestične difuzije 

između poroznog materijala i imatiniba/krizotiniba. Sorpcija tvari na aktivnim mjestima 

sorbensa i ravnotežno stanje procesa obično se postiže u trećoj fazi, što se potvrđuje 

najmanjim nagibom pravca, kp3 (najsporija faza s obzirom na smanjeni broj aktivnih mjesta) 

[8, 238, 239]. C-vrijednosti različite od nule i u rastućem nizu od prve do treće faze (C3 > C2 

> C1) ukazuju na složenost sorpcije farmaceutika na TiO2 pri čemu veliki doprinos kontroli 

procesa ima površinska sorpcija. Također, višom C-vrijednosti potvrđuje se jači utjecaj 

graničnog sloja [184, 237]. 
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Tablica 22. Model unutarčestične difuzije za imatinib 

Uzorak 
c0, 

mg/L 

Unutarčestična difuzija 

Prva faza Druga faza Treća faza 
kp1, 
µg/g 

min1/2 
R2 C1 

kp2, 
µg/g 

min1/2 
R2 C2 

kp3, 
µg/g 

min1/2 
R2 C3 

TiO2 

suspenzija 

5 2,484 0,9731 5,757 0,1139 0,8928 10,73 0,1018 0,9800 10,92 

15 3,257 0,9751 8,884 0,5956 0,9853 12,35 0,2395 0,9997 19,34 

25 3,475 0,9577 9,525 0,4854 0,9901 15,42 0,4181 0,9788 17,096 

TiO2-SM 

5 0,7496 0,9828 7,675 1,6248 0,9915 2,012 0,0121 0,8842 27,19 

15 12,317 0,9942 4,801 4,8479 0,9873 44,82 0,1761 0,9614 115,88 

25 12,738 0,9840 40,46 8,4091 0,9867 35,57 0,0867 0,9994 166,9 

TiO2/CNT-SM 

5 1,732 0,9623 4,491 2,7714 0,9100 8,461 0,0018 0,8187 32,33 

15 5,338 0,9557 18,016 5,5006 0,9850 15,58 0,0402 0,9712 67,58 

25 5,018 0,9373 17,199 10,283 0,9694 51,27 0,1127 0,9920 102,87 

 

Tablica 23. Model unutarčestične difuzije za krizotinib 

Uzorak 
c0, 

mg/L 

Unutarčestična difuzija 

Prva faza Druga faza Treća faza 

kp1,  

µg/g 

min1/2 

R2 C1 

kp2, 

µg/g 

min1/2 

R2 C2 

kp3, 

µg/g 

min1/2 

R2 C3 

TiO2 

suspenzija 

5 0,4913 0,9539 11,00 0,0330 0,9046 14,51 - - - 

15 2,318 0,9776 17,81 0,6452 0,9935 31,13 0,1536 0,9508 40,21 

25 2,814 0,9465 20,05 1,779 0,9395 27,35 0,3887 0,9971 52,47 

TiO2-SM 

5 1,261 0,9530 30,34 0,1787 0,8709 39,17 0,0045 0,9976 42,22 

15 5,441 0,9524 60,15 0,6495 0,9812 98,46 0,0220 1,000 119,73 

25 14,914 0,9918 0,7623 4,138 0,9168 80,25 2,803 0,9994 102,09 

TiO2/CNT-

SM 

5 2,009 0,8401 15,59 0,1506 0,9554 26,73 0,0210 0,9436 29,54 

15 17,532 0,9269 2,124 1,948 0,9928 43,26 0,3957 0,9324 72,35 

25 10,690 0,9609 17,21 3,713 0,9979 31,72 1,048 0,9345 83,87 
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4.3.3. Sorpcijske izoterme – utjecaj pH 

Za opisivanje afiniteta sorpcije pod utjecajem pH-vrijednosti relevantnih za okoliš (pH 5 – 9) 

dvaju farmaceutika na tri vrste TiO2 sorbensa korišteno je nekoliko modela sorpcijskih 

izotermi. Linearna te dvije dvo-parametarske izoterme, Langmuirova te Freundlichova 

pokazale su najbolje slaganje između modela i eksperimentom dobivenih rezultata što je 

potvrđeno koeficijentima determinacije, R2 većim od 0,8896 za imatinib, te 0,8665 za 

krizotinib. Prevođenjem modela izotermi u linearne oblike, dobiveni su parametri potrebni za 

tumačenje jačine, mehanizma, te prirode procesa sorpcije. Njihove vrijednosti nalaze se u 

tablici 24 za imatinib, te tablici 25 za krizotinib. 

 

Tablica 24. Parametri sorpcijskih izotermi potrebnih za procjenu utjecaja pH na sorpciju 

imatiniba 

Parametri izoterme 
suspenzija 

TiO2 
TiO2-SM TiO2/CNT-SM 

 5 7 9 5 7 9 5 7 9 

Linearna  

Kd (mL/g) 162,2 213,8 672,3 22,1 36,4 160,5 75,4 82,3 113,2 

R2 0,9960 0,9980 0,9910 0,9930 0,9970 0,9910 0,9900 0,9900 0,9920 

Langmuir  

qm (mg/g) 5,0 5,0 20 5,0 1,1 5,0 0,45 0,62 0,67 

KL (mL/g) 0,5 0,4 0,07 0,004 0,15 0,03 0,051 0,049 0,059 

R2 0,8896 0,9199 0,9989 0,9990 0,9190 0,9900 0,9430 0,9540 0,9440 

Freundlich  

n 3,0 2,6 1,4 0,95 1,88 0,91 0,64 0,68 0,66 

KF (μg/g)(mL/μg)1/n 2027,2 1944,5 1563,5 17,7 9,3 9,8 14,2 21,1 27,2 

R2 0,9750 0,9990 0,9990 0,9980 0,9690 0,9910 0,9720 0,9770 0,9680 
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Tablica 25. Parametri sorpcijskih izotermi potrebnih za procjenu utjecaja pH na sorpciju 

krizotiniba 

Parametri izoterme 
suspenzija 

TiO2 
TiO2-SM TiO2/CNT-SM 

 5 7 9 5 7 9 5 7 9 

Linearna  

Kd (mL/g) 103,5 233,8 234,4 117,12 179,18 208,91 197,74 234,12 329,67 

R2 0,9965 0,9970 0,9993 0,9980 0,9930 0,9922 0,9911 0,9936 0,9940 

Langmuir  

qm (mg/g) 10,0 5,0 20,0 100 5,0 10,0 50 166,7 33,3 

KL (mL/g) 0,015 0,5 0,5 0,001 0,074 0,036 0,004 0,0013 0,0097 

R2 0,9968 0,8665 0,9072 0,9980 0,9976 0,9990 0,9911 0,9994 0,9986 

Freundlich  

n 1,2 2,6 2,7 0,99 1,3 1,2 0,99 0,97 0,98 

KF (μg/g)(mL/μg)1/n 174,2 2025,8 2105,7 116,5 399,9 382,6 204,2 208,8 329,7 

R2 0,9982 0,9482 0,9707 0,9984 0,9974 0,9994 0,9965 0,9975 0,9967 

 

Linearna izoterma kao najjednostavniji oblik sorpcijske izoterme pokazala se najboljom za 

opisivanje sorpcije oba farmaceutika na sve vrste TiO2 sorbensa pri svim ispitanim pH-

vrijednostima (R2 > 0,99) što ukazuje na dominaciju hidrofobnih interakcija [240]. 

Koeficijent sorpcije, Kd pokazuje rastući trend s porastom pH-vrijednosti za imatinib i 

krizotinib za sve tri TiO2 modifikacije (slika 25). Prema literaturi [172, 241], izmjeren je zeta 

potencijal TiO2 između 6 i 6,5 što znači da može poprimiti pozitivan ili negativan naboj, 

ovisno o pH medija u kojem se korišteni materijal nalazi. U provedenim eksperimentima 

očekuje se da površina TiO2 sorbensa bude pozitivno nabijena pri pH 5 te vjerojatno pretežno 

negativna pri pH 7 i 9. Uzimajući u obzir konstantu ionizacije za imatinib (pKk dušikova 

atoma piperazinskog prstena iznosi 7,8 – 8,07) [102, 227] znači da je farmaceutik prisutan u 

protoniranom obliku u kiselom mediju dok je pretežno neutralan pri lužnatim uvjetima. 

Fizikalno-kemijska svojstva analita, ali i sorbensa uzrokovala su najmanju sorpciju pri pH 5 

zbog prevladavanja elektrostatskih odbojnih interakcija dok pri višim pH-vrijednostima 

elektrostatske privlačne sile promoviraju vezanje neutralnog imatiniba na više negativniju 

površinu TiO2. Najviši afinitet sorpcije imatiniba postignut je pri pH 9 dok su pri pH 7, 

vrijednosti blizu izoelektrične točke sorbensa te se manje imatiniba sorbira uslijed moguće 
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pojave aglomeracije na površini TiO2 [172, 242]. Sličan trend afiniteta sorpcije pokazuje i 

krizotinib koji sadrži dvije pKk vrijednosti, 5,6 i 9,4 što rezultira njegovom pojavom u 

pozitivnom, neutralnom te negativnom obliku ovisno o primijenjenim uvjetima [243]. Stoga 

je porast sorbirane količine krizotiniba s porastom pH-vrijednosti uzrokovan prisutnošću 

različitih specija u vodenoj otopini koje onda uzrokuju ili odbojne (pH 5) ili privlačne sile pri 

pH 7 i 9 između većinski neutralnog citostatika i negativno nabijene TiO2 površine 

(potvrđeno sličnim vrijednostima koeficijenata sorpcije). Ovim setom eksperimenata 

ponovno je pokazana važnost sinergije fizikalno-kemijskih svojstava sorbata i sorbensa u 

ovisnosti o uvjetima procesa čime se direktno u većoj ili manjoj mjeri utječe na učinkovitost 

uklanjanja zagađivala iz vode. Naime, sorpcija kao i u ovom slučaju s imatinibom i 

krizotinibom može biti promovirana s porastom pH-vrijednosti ili se može javiti negativan 

utjecaj poput onog u slučaju ciprofloksacina i ugljičnih nanocijevi (MWCNT) pri pH-

vrijednosti većoj od 7 [235] te cefdinira u rasponu pH-vrijednosti od 4 do 10 gdje se kao 

sorbens također koristi TiO2 [165]. 

 

 

Slika 25. Utjecaj pH na sorpciju imatiniba i krizotiniba 

(1 – suspenzija TiO2, 2 – TiO2-SM, 3 – TiO2/CNT-SM) 

 

Kako bi se ispitao kapacitet višeslojne sorpcije na heterogenim površinama sorbensa, odredili 

su se parametri n i KF iz empirijski izvedene Freundlichove izoterme [244, 245]. 

Pretpostavlja se favorizirana sorpcija između TiO2 suspenzije i oba farmaceutika 
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određivanjem bezdimenzijskog parametra n, većeg od jedan (konkavnost izoterme) [246, 

247]. Uklanjanje imatiniba sorpcijom na TiO2-SM opisana je vrijednošću n oko jedinice čime 

se potvrđuje linearnost izoterme, odnosno konstantan afinitet sorpcije u ispitanom 

koncentracijskom području. Na TiO2/CNT-SM površini, sorpcija je definirana kao 

kooperativan proces s jednakim n-vrijednostima, manjim od 1 pri čemu se afinitet sorbiranja 

imatiniba smanjuje zbog popunjenih aktivnih veznih mjesta na sorbensu [248]. Krizotinib je 

pokazao konstantan sorpcijski afinitet s povećanjem koncentracije za obje vrste 

imobiliziranog TiO2 (n-vrijednosti bliske jedinici). Kapacitet sorpcije, određen KF 

koeficijentima najveći je za TiO2 suspenziju čime se još jednom potvrđuje najveći afinitet 

sorpcije između imatiniba i spomenutog oblika sorbensa. Relativno niske KF vrijednosti za 

preostale imobilizirane TiO2 oblike (19,3 – 27,2 (μg/g)(mL/μg)1/n) ukazuju na mobilnost 

farmaceutika u sorbensu [249]. Općenito, usporedbom oba analita, vidljivo je da krizotinib 

pokazuje veću sklonost sorpciji na korištene TiO2 sorbense. Langmuirov model izoterme, 

koji se odnosi na monoslojnu sorpciju na mjestima s ujednačenom energijom [237, 250], kao 

i Freundlichova izoterma pokazuje dobro slaganje eksperimentalnih vrijednosti s modelom 

(R2 > 0,91 za imatinib; R2 > 0,90 za krizotinib) čime se ukazuje na složenost procesa zbog 

mogućnosti sorpcije u jednom ili više slojeva na heterogenom sorbensu kao i u slučaju 

sorpcije cefdinira na TiO2 u suspenziji [165]. Najviša vrijednost sorpcijskog kapaciteta 

određenog qm konstantom procijenjena je za imatinib pri pH 9 za sve TiO2 modifikacije. 

Najveći sorpcijski afinitet opisan jačinom veze kroz najviše KL vrijednosti, određen je za 

sorpciju krizotiniba na TiO2 suspenziju. Općenito, TiO2 suspenzija pokazala je bolji kapacitet 

za sorpciju oba farmaceutika što je i bilo očekivano obzirom na samu izvedbu sorbensa, 

odnosno veći broj aktivnih mjesta na površini te lakši prijenos mase u usporedbi sa 

smanjenom površinskom aktivnošću uslijed imobiliziranja tvari na čvrsti nosač [125]. 

Također, veća masa TiO2 ne mora nužno uzrokovati veću učinkovitost sorpcije, sama izvedba 

sorbensa ili TiO2 u ulozi fotokatalizatora može imati ključnu ulogu. Navedene činjenice 

potkrijepljene su SEM analizom prikazanoj na slici 15 pri čemu je vidljiva pojava 

aglomeracije tijekom vezanja TiO2 i TiO2/CNT na vlakna staklene mrežice uzrokujući 

smanjenu površinsku aktivnost sorbensa. Međutim, gledajući isplativost i lakšu izvedbu 

procesa u smislu izbjegavanja filtracije uzoraka i mogućnošću ponovnog korištenja TiO2, 

bolje je koristiti imobiliziran TiO2, čak i u nekim slučajevima bez dodataka ugljičnih 

nanocijevi jer različita aktivna mjesta dvaju združenih materijala mogu uzrokovati 

heterogenu sorpciju [165]. 
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4.3.4. Utjecaj ionske jakosti na sorpciju farmaceutika 

Utjecaj ionske jakosti otopina imatiniba i krizotiniba na kapacitet sorpcije ispitan je 

korištenjem vodene otopine soli NaCl koncentracije 0,001, 0,01 i 0,1 mol/L umjesto ultračiste 

vode. Rezultati dobiveni linearnom izotermom prikazani su na slici 26. 

 

 

Slika 26. Utjecaj ionske jakosti na sorpciju imatiniba i krizotiniba 

(1 – suspenzija TiO2, 2 – TiO2-SM, 3 – TiO2/CNT-SM) 

 

Na slici 26 vidljiv je blagi porast sorpcije imatiniba na sva tri uzorka sorbensa s porastom 

ionske jakosti što bi mogao biti rezultat neutralizacije TiO2 površine pozitivnim ionima pri 

čemu može doći do ne-elektrostatskih interakcija između farmaceutika i sorbensa [251]. 

Smanjena topljivost farmaceutika dodatkom topljive soli u vodenu otopinu može također 

dovesti do povećanja sorpcijskog afiniteta tvari [246]. Povećanje koncentracije Na+ iona 

uzrokovalo je smanjeni broj aktivnih mjesta na sorbensu zbog kompeticije Na+ i krizotiniba 

što je u konačnici dovelo do smanjene sorpcije krizotiniba na TiO2 [252]. Isto tako, ovisno o 

pH okoline, tvar koja se sorbira i sorbens mogu poprimiti jednaki naboj i međusobno 

izazivati elektrostatske odbojne sile koje će također uzrokovati pad afiniteta sorpcije [252]. 

Provedenim eksperimentima cilj je bio pokazati kako sorpcija imatiniba i krizotiniba, a 

općenito i drugih farmaceutika kao zagađivala okoliša može ovisiti o matici vode sastavljenoj 
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od raznih anorganskih i organskih iona, metala, itd. što bi trebalo potvrditi s dodatnim 

eksperimentima. 

 

4.3.5. Utjecaj mase TiO2 

Za svaki korišteni sorbens, provedeni su eksperimenti s tri različite mase TiO2, odnosno 

dodatno su ispitani sorbensi s manjom i većom masom od onog, primijenjenog u svim 

ostalim eksperimentima (vidi poglavlje 3.1.3.). Grafički prikaz koeficijenta razdiobe, Kd 

procijenjenih za različite mase TiO2 prikazan je na slici 27. 

 

 

Slika 27. Utjecaj mase sorbensa na afinitet sorpcije imatiniba i krizotiniba 

(1 – suspenzija TiO2, 2 – TiO2-SM, 3 – TiO2/CNT-SM;  
1: minim. – 0,5 g/L, sred. – 1 g/L, maks. – 1,5 g/L;  

masa sloja 2: minim. – 0,023 g, sred. – 0,037 g, maks. – 0,052 g; 
masa sloja 3: minim. – 0,047 g, sred. – 0,072 g, maks. – 0,106 g) 

 

Porast mase TiO2 pozitivno utječe na sorpcijski afinitet oba farmaceutika uslijed povećanja 

broja aktivnih mjesta dostupnih za vezanje [162]. Opisani trend najviše je izražen kod TiO2 

suspenzije, štoviše uočen je linearan porast sorbiranog imatiniba s porastom mase sorbensa. 

Treba napomenuti da veća masa ili količina upotrijebljenog sorbensa ne znači uvijek nužno 

bolju učinkovitost procesa, odnosno iznad optimalne vrijednosti može doći do zasićenja 

0

100

200

300

400

500

minim. sred. maks. minim. sred. maks.

K
d, 

m
L/

g 1
2
3

IMT CRZ 



4. REZULTATI I RASPRAVA 

71 
 

sorbensa i smanjene količine sorbirane tvari kao u slučaju nađenom u literaturi za dva 

sulfonamidna antibiotika i ugljične nanocijevi [162, 166]. 

 

4.3.6. Termodinamika procesa sorpcije 

Radi opisivanja prirode procesa, odredili su se termodinamički parametri provođenjem 

procesa sorpcije pri 25, 30 i 35 °C (298; 303; 308 K). pH otopine namješten je na neutralnu 

vrijednost (pH 7). Temperatura ima različit učinak na sorpciju TiO2, ovisno o obliku (tablica 

26). Sorpcija imatiniba na čestice TiO2 u suspenziji smanjena je porastom temperature dok se 

na TiO2 imobilizirani oblik gotovo ne mijenja trend vezanja, odnosno prisutan je blagi Kd 

porast s porastom temperature. Slično sorpcijsko ponašanje procijenjeno je i za krizotinib i 

sva tri TiO2 oblika, što znači da je vjerojatno porast temperature doveo do povećanja difuzije 

molekula na površinu sorbensa i tek onda promovirao sorpciju [253]. Pregledom literature 

uočena je slična termodinamika procesa za farmaceutik ciprofloksacin [235], uvjetovana 

primijenjenom vrstom sorbensa kao i za imatinib. 

Tablica 26. Termodinamički parametri procesa sorpcije imatiniba i krizotiniba 

Uzorak  Kd, mL/g ∆G°, kJ/mol ∆H°, 
kJ/mol 

∆S°,  
J/mol 

IMT 298 K 303K 308 K 298 K 303 K 308 K   
suspenzija 

TiO2 
213,8 61,9 49,7 -13,3 -10,4 -10,0 -57,9 -151,0 

TiO2-SM 36,4 40,3 47,4 -8,8 -9,3 -9,5 10,4 64,6 
TiO2/CNT-SM 82,3 82,5 88,7 -10,9 -11,1 -1,8 2,9 46,4 

CRZ         
suspenzija 

TiO2 
233,8 268,8 271,7 -13,5 -14,3 -14,8 16,7 101,7 

TiO2-SM 179,2 180,9 197,6 -10,1 -11,6 -11,9 3,82 55,8 
TiO2/CNT-SM 234,1 325,2 357,0 -8,1 -8,7 -9,7 5,97 65,6 
 

Termodinamički parametri Gibbsova slobodna energija, ∆G°, entalpija, ∆H° i entropija ∆S° 

izračunati su prema sljedećim jednadžbama [254]: 

 ∆𝐺° = −𝑅𝑅𝑅𝑅𝐾𝑑  (26)                                                                                                    

 𝑙𝑙𝑙𝑑 = −∆𝐻°
𝑅𝑅

+ ∆𝑆°
𝑅

  (27) 
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Općenito, računanjem Gibbsove slobodne energije određenog procesa sorpcije može se dobiti 

uvid u prirodu procesa, odnosno je li vezanje analita i sorbensa rezultat određenih 

međumolekulskih interakcija ili dolazi do kemijskog vezanja na specifičnim površinskim 

mjestima sorbensa. ∆G° vrijednosti u rasponu od -20 do 0 kJ/mol ukazuju na fizisorpciju dok 

je kemisorpcija određena rasponom od -80 do -400 kJ/mol [237, 255]. Negativne vrijednosti 

Gibbsove slobodne energije procijenjene u rasponu od -1,8 do -14,8 kJ/mol za oba 

farmaceutika u ovom radu, upućuju na to da između imatiniba/krizotiniba i triju vrsta 

sorbensa dolazi do spontanog procesa fizisorpcije [133]. Farmaceutici pokazuju veći afinitet 

ka sorpciji što su ∆G° vrijednosti negativnije, kao rezultat povećanja pokretačkih 

molekularnih sila poput van der Waalsovih [256]. Pozitivne vrijednosti ∆H° i ∆S° ukazuju da 

je sorpcija krizotiniba na sve TiO2 oblike, te imatiniba na oba tipa imobiliziranog TiO2 

endotermna reakcija [257] pri čemu porast temperature vodi do povećanog sorpcijskog 

kapaciteta. Za sorpciju imatiniba na TiO2 u suspenziji vrijedi suprotno, odnosno dolazi do 

egzotermne reakcije popraćene smanjenjem Kd vrijednosti u rasponu od 25 do 35 °C i 

spontanosti procesa [176, 256]. 

 

4.3.7. Statistička analiza parametara koji utječu na sorpciju 

Statistička analiza provedena je određivanjem intenziteta povezanosti između nezavisnih 

varijabli – ispitani parametri koji utječu na sorpciju i zavisne varijable – koeficijent sorpcije, 

Kd (slika 28). Pearsonov koeficijent korelacije, r, koji se primjenjuje za brojčane podatke u 

linearnom odnosu može poprimiti vrijednosti od -1 do +1 pri čemu pozitivan ili negativan 

predznak govori o smjeru povezanosti dvaju varijabli [258]. 
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Slika 28. Pearsonovi koeficijenti korelacije između parametara koji utječu na sorpciju 

(1 – suspenzija TiO2, 2 – TiO2-SM, 3 – TiO2/CNT-SM) 

 

Sorpcija imatiniba na TiO2 sorbense pokazala je čvrstu korelaciju s promatranim utjecajima s 

r > 0,84. Korelacija srednje jačine (r = 0,57) postignuta je za sorpciju imatiniba na TiO2-SM i 

ionsku jakost otopine. Slično ponašanje dobiveno je i za krizotinib, gdje jaka korelacija (r = 

0,87 – 0,98) ukazuje na razmjernost među Kd i pH, temperature, te mase sorbensa. 

Promjenom ionske jakosti otopine krizotiniba postigla se srednje jaka, negativna koreliranost. 

Treba napomenuti da se statistička značajnost korelacije može nesumnjivo odrediti 

regresijskom analizom za veći broj parova podataka te da se istom ne mogu interpretirati 

uzročno posljedične veze rezultata. 

 

4.4. Fotokatalitička razgradnja citostatika 

Citostatici kao i druge klase farmaceutika nakon oralne ili intravenozne primjene izlučuju se 

u sustave za obradu otpadnih voda kao smjesa metabolita i nepromijenjenog oblika. Do sad 

razvijene konvencionalne metode obrade voda ne ulijevaju sigurnost radi održavanja 

dugoročne čistoće pitkih voda zbog pronalaska ovako malih molekula u raznim izvorima, od 

otpadnih voda, podzemnih i površinskih, čak i pitkih. Podizanjem svijesti o zaštiti okoliša, 

desecima godina usmjerava se pažnja ka razvoju djelotvornijih metoda za neselektivno 

uklanjanje organskih zagađivala iz vode poput farmaceutika. Stoga se u ovom radu koristi 
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fotokataliza kao jedan od naprednih oksidacijskih procesa u svrhu uklanjanja imatiniba i 

krizotiniba pod utjecajem raznih procesnih parametara (pH, početna koncentracija tvari, 

utjecaj matice vode) s konačnim ciljem predviđanja njihove sudbine u vodenom okolišu. Isto 

tako, svaki razgradni proces uklanjanja tvari dovodi do nastanka novih, potencijalno 

toksičnijih po okoliš pa je cilj uz identifikaciju razgradnih produkata i procijeniti toksičnost. 

Za razliku od eksperimenata sorpcije, za fotokatalitičku razgradnju korišten je TiO2 

imobiliziran na staklenu mrežicu (slika 14) radi pojednostavljenja pokusa (izostanak 

separacije praha i vodene faze) te mogućnosti ponovne uporabe fotokatalizatora. Također, 

provedeni su preliminarni eksperimenti (10 mg/L, pH bez namještanja) prije fotokatalitičke 

razgradnje (slika 29) koji su pokazali da nije došlo do drastičnog smanjenja koncentracije 

uslijed hidrolize (otopina u mraku) i sorpcije analita na pravokutnu izvedbu fotokatalizatora. 

Tijekom fotolitičke razgradnje imatinib se pokazao kao fotostabilna komponenta što je u 

skladu s provedenom studijom prisilne razgradnje tijekom 24 i 72 sata izlaganja citostatika 

UV zračenju [259]. Krizotinib se fotolitički razgradio kroz 240 minuta reakcije pod UVA 

izvorom zračenja, no naredni eksperimenti uključivali su eksperimente s fotokatalizatorom 

koji će poboljšati razgradnju citostatika. Fotolitičke reakcije oba citostatika opisane su 

kinetikom pseudo-prvog reda prikazanoj na slikama P1 i P2 koje se nalaze u Prilogu. 
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Slika 29. Preliminarni eksperimenti provedeni prije fotokatalize za imatinib (a) i krizotinib 

(b) 

 

4.4.1. Utjecaj pH i početne koncentracije citostatika na fotokatalitičku 
razgradnju 

Fotokataliza primarno ovisi o raznim parametrima (količina fotokatalizatora, izvor zračenja, 

itd.) među kojima su ispitani pH-vrijednost i koncentracija zagađivala kao jedni od 

utjecajnijih. Ispitivanjem zasebno jednog po jednog parametra, konvencionalan pristup, iako 

najčešće korišten optimiranjem procesa, ne daje značajna predviđanja i opise međusobnih 

interakcija varijabli, vremenski dugotrajnim eksperimentima. Korištenjem dizajna 
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eksperimenata (DOE)33 odnosno odabirom odgovarajućeg modela i alatima za statističku 

analizu, smanjuje se broj eksperimenata i povećava učinkovitost određivanja značajnih 

varijabli uzimajući u obzir njihove međusobne odnose [108, 260]. Kinetika razgradnje 

procijenjena je pri trima različitim pH-vrijednostima otopine (pH 5, 7 i 9) i koncentracije 

citostatika od 5 do 15 mg/L primjenom modela odzivnih površina (RSM). Razgradnja 

imatiniba i krizotiniba odgovarala je kinetici prvog reda u cijelom ispitivanom 

koncentracijskom području što potvrđuju vrijednosti koeficijenta determinacije, R2 veće od 

0,9512 za imatinib i 0,9172 za krizotinib. Dobivene konstante brzine razgradnje koristile su 

se kao zavisna varijabla modela fotokatalitičkog procesa radi određivanja utjecaja pH i 

početne koncentracije farmaceutika. 

 

Tablica 27. Matrica potpunog faktorskog planiranja za fotokatalizu citostatika s dvije 

nezavisne varijable izražene kao stvarne vrijednosti i eksperimentalno utvrđene konstante 

kinetike razgradnje pseudo-prvog reda 

 Parametar konstanta brzine kinetike 
pseudo-prvog reda, k (min-1) R2 

 pH 𝛾(zagađivalo), 
mg/L IMT CRZ IMT CRZ 

1 5 5 0,0168 0,1397 0,9512 0,9767 
2 7 5 0,0154 0,1234 0,9753 0,9556 
3 9 5 0,0148 0,0962 0,9535 0,9224 
4 5 10 0,0137 0,0718 0,9654 0,9885 
5 7 10 0,0115 0,0690 0,9585 0,9223 
6 9 10 0,0111 0,0421 0,9745 0,9172 
7 5 15 0,0148 0,1041 0,9808 0,9354 
8 7 15 0,0135 0,0815 09908 0,9962 
9 9 15 0,0113 0,0533 0,9891 0,9952 

 

U tablici 27 nalazi se plan eksperimenta s odgovarajućim odzivima procesa (k), postavljen 

primjenom potpunog faktorskog planiranja na tri razine. Primjenom višestruke linearne 

regresije na matrici podataka oba farmaceutika, utjecaj procesnih parametara opisan je RSM 

modelima, odnosno softverski su predviđene kvadratne polinomne jednadžbe, prikazane u 

tablici 28. Točnost i značajnost modela procijenjeni su statističkim parametrima (p, R2, Radj
2) 

dobivenim analizom varijance. R2 vrijednosti veće od 0,98 te p-vrijednosti manje od 0,05 

                                                           
33eng. Design of experiments, DOE 
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ukazuju na prikladnost i značajnost oba modela (tablica 28). Analizom varijance statistički se 

potvrdio utjecaj pH i početne koncentracije na proces razgradnje imatiniba i krizotiniba. 

Kinetika razgradnje oba farmaceutika usporavala se povećanjem pH-vrijednosti u rasponu od 

5 do 9. Promjenom pH-vrijednosti otopine direktno se utječe na tijek fotokatalitičke reakcije 

radi promjene naboja površine fotokatalizatora i stupnja ionizacije spoja koji se razgrađuje, te 

stvaranja reaktivnih vrsta koje sudjeluju u razgradnji [133, 156, 261]. Izoelektrična točka 

TiO2 nalazi se u rasponu 6 – 6,5 [172, 241, 261], stoga navedeni fotokatalizator može 

poprimiti pozitivan ili negativan naboj, ovisno o pH. Razmatrajući konstante ionizacije za 

ispitivane farmaceutike (pKk = 7,8 – 8,07 za imatinib; pKk1 = 5,6, pKk2 = 9,4 za krizotinib), 

imatinib je prisutan u neutralnom obliku u bazičnim uvjetima dok krizotinib poprima 

pozitivan naboj u kiselim uvjetima te negativan pri pH većoj od 9. Povećanjem bazičnosti 

otopine, prisutno je više hidroksidnog iona na površini katalizatora koji mogu uzrokovati 

nastanak više hidroksilnih radikala i na taj način promovirati razgradnju tvari, no u slučaju 

imatiniba i krizotiniba došlo je do suprotne pojave. Naime, smanjenje učinkovitosti 

fotokatalize farmaceutika uslijed povećanja bazičnosti medija može se pripisati pojavi .OH 

“scavenging” efekta te pojave odbojnih sila u mediju zasićenom navedenim ionima. 

Fotokatalitička razgradnja imatiniba, ranije provedena također je pokazala favoriziranu 

razgradnju pri kiselijim uvjetima (pH 5,4 – 6) [102]. Nadalje, složenost iznad opisanog trenda 

razgradnje može se dodatno pojasniti utjecajem sorpcije prethodno objašnjenim u poglavlju 

4.3.3. [262]. Privlačne sile s povećanjem pH-vrijednosti uzrokuju veći sorpcijski afinitet 

farmaceutika prema TiO2 što u konačnici može dovesti do zasićenja, odnosno sprječavanja 

fotoaktivacije mjesta na površini katalizatora predviđenih za nastanak radikala čime se 

posljedično smanjila i učinkovitost fotokatalize. Utjecaj sorpcije također može biti uzrok i 

najbolje razgradnje pri najnižoj koncentraciji farmaceutika pri svim ispitanim pH-

vrijednostima. Prema dobivenim RSM modelima kao optimalne vrijednosti za provedbu 

daljnjih eksperimenata fotokatalize odabrane su vrijednosti pH 5 i koncentracija tvari 5 mg/L. 

Pregledom literature, dobiveni su slični rezultati i u slučaju fotokatalitičke razgradnje 

ciprofloksacina [133]. Interaktivni odnos između dvaju nezavisnih i jedne zavisne varijable 

prikazan je 3D grafovima pri čemu dio plohe obojan crvenom bojom predstavlja područje 

najbrže razgradnje (slika 30). Viši pH otopine proizvodi više .OH radikala koji iznad 

određene vrijednosti mogu imati negativan učinak na razgradnju uslijed djelovanja odbojnih 

sila između negativno nabijenih iona i fotokatalizatora te smanjenu aktivnost površine [241]. 

Također, ubrzanje razgradnje pri najniže ispitanoj koncentraciji farmaceutika može biti 

rezultat pojave zasićenja aktivnih mjesta na katalizatoru s većim brojem molova zagađivala i 
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smanjene duljine puta fotona koji prodiru do reakcijskog sustava [133, 263]. Treba 

napomenuti da su se radi točnog određivanja rezidualnih koncentracija tvari i identifikacije 

razgradnih produkata dostupnim analitičkim metodama primijenile veće koncentracije 

imatiniba i krizotiniba od onih uobičajeno praćenih u okolišu (ng/L/ do µg/L). No, 

pretpostavlja se sličan trend razgradnje koji slijedi kinetiku prvog reda i za realne sustave u 

kojima se nalaze onečišćujuće tvari puno nižih koncentracija [264]. 
 

Tablica 28. Jednadžbe i statistički parametri RSM modela za fotokatalitičku razgradnju 
citostatika 

Farmaceutik Jednadžba modela 
Statistički podaci Utjecajni 

parametri 
modela R2 R2

adj p 
IMT k=0,012-1,33∙10-3A-1,217∙10-3B-3,5∙10-4AB+3∙10-

4A2+2,35∙10-3B2 0,9813 0,9517 0,0081 pH, 𝛾(IMT) 

 
CRZ 

 

k=0,065-0,021A-0,020B-1,825∙10-3-6,767∙10-

3A2+0,039B2 0,9840 0,9572 0,0068 pH, 𝛾(CRZ) 

 

 

Slika 30. Prikaz utjecaja pH i početne koncentracije tvari kao procesnih parametara 

fotokatalize 
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Mjerenjem apsorpcijskih spektara, na temelju smanjenja apsorpcijskih maksimuma potvrđena 

je fotokatalitička razgradnja oba citostatika pri izabranim optimalnim uvjetima (slike P3 i P4 

u Prilogu). 

Dodatno su provedeni eksperimenti u kojima se pratila kinetika izravne fotolitičke razgradnje 

citostatika pri prethodno određenim optimalnim uvjetima fotokatalize koji potvrđuju važnost 

korištenja TiO2 koji potaknut svjetlošću promovira nastanak radikalskih vrsta odgovornih za 

brže smanjenje koncentracije analita. Usporedbom reakcija fotokatalize i fotolize pri 5 mg/L i 

pH 5 postignuta je 2,5 puta sporija razgradnja krizotiniba (k = 0,055 min-1; R2 = 0,9891) i 

skoro četiri puta sporija razgradnja za imatinib (k = 0,0046 min-1; R2 = 0,9822) bez dodatka 

fotokatalizatora. Smanjenje koncentracije citostatika tijekom fotolize prikazano je na slikama 

P5 i P6 u Prilogu. 

 

4.4.2. Utjecaj matice vode 

Mikrozagađivala, među kojima su i farmaceutici pronađeni su u raznim vrstama voda, od 

otpadnih, podzemnih, površinskih pa sve do pitkih izvora čime se ukazuje na različitost 

matica koje mogu doprinijeti učinkovitosti fotokatalitičkog procesa. Hoće li taj doprinos biti 

pozitivan ili pak negativan, pokazalo se nizom eksperimenata gdje su se razne anorganske 

soli kao uobičajene sastavnice voda dodavale pojedinačno u otopinu s farmaceutikom. 

Također, utjecaj organske tvari ispitao se korištenjem huminskih kiselina kao 

reprezentativnog predstavnika pri čemu je poznato da najčešće sporedne tvari u vodi 

zauzimaju aktivna mjesta na katalizatoru i troše hidroksilne radikale. Doprinos razgradnji 

pojedinog iona opisan je kinetikom pseudo-prvog reda i rezultati su sumarno prikazani u 

tablici 29. 
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Tablica 29. Utjecaj anorganskih i organskih tvari na kinetiku razgradnje citostatika 

 IMT CRZ 

Sastav vode koncentracija, 
mg/L k, min-1 R2 t1/2, min k, min-1 R2 t1/2, min 

bez dodatka 0 0,0168 0,9912 41,26 0,1380 0,9767 5,02 

nitrati 

5 

25 

50 

0,0115 

0,0106 

0,0091 

0,9810 

0,9768 

0,9924 

60,27 

65,39 

76,17 

0,1361 

0,0813 

0,0523 

0,9806 

0,9848 

0,9902 

5,09 

8,53 

13,25 

hidrogenkarbonati 

50 

100 

250 

0,0167 

0,0178 

0,0128 

0,9892 

0,9827 

0,9838 

41,51 

38,94 

54,15 

0,0157 

0,0188 

0,0809 

0,9406 

0,9408 

0,9338 

44,15 

36,87 

8,57 

kloridi 

10 

100 

1000 

0,0134 

0,0113 

0,0053 

0,9853 

0,9473 

0,9590 

51,73 

61,34 

130,78 

0,0584 

0,0307 

0,0496 

0,9635 

0,9654 

0,9582 

11,87 

22,58 

13,97 

fosfati 

10 

50 

100 

0,011 

0,0126 

0,0124 

0,9753 

0,9796 

0,9617 

63,01 

55,01 

55,90 

0,0221 

0,0255 

0,0257 

0,9346 

0,9326 

0,9330 

31,36 

27,18 

26,97 

huminske kiseline 

5 

10 

20 

0,0113 

0,0066 

0,0091 

0,9927 

0,9910 

0,9728 

61,34 

105,02 

76,17 

0,0332 

0,0099 

0,0052 

0,9509 

0,9647 

0,9484 

20,88 

70,01 

133,30 

 

4.4.2.1. Utjecaj nitrata na kinetiku fotokatalitičke razgradnje citostatika 

Ispitan je utjecaj nitrata pri koncentracijama 5, 25 i 50 mg/L kako bi se obuhvatile vrijednosti 

relevantne za okoliš koje se u prirodnim vodama uobičajeno nalaze između 0,62 do 62 mg/L 

[265]. Interakcija između nitrata i kinetike razgradnje može imati dvostruki učinak, odnosno 

njihova prisutnost u vodama može povećati učinkovitost razgradnje promovirajući nastanak 

hidroksilnih radikala [265] ili suprotno navedenom, djeluju kao hvatači radikala i usporavaju 

fotokatalizu prema reakcijama (28) i (29) [266]. 

 NO3
- + h+

vb → NO3
.  (28) 

 NO3
- + .OH → NO3

.+OH-  (29) 
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Slika 31. Utjecaj nitrata na fotokatalitičku razgradnju imatiniba 

 

 

Slika 32. Utjecaj nitrata na fotokatalitičku razgradnju krizotiniba 

 

Rezultati (slika 31 i 32) su pokazali da se razgradnja imatiniba i krizotiniba usporava s 

povećanjem koncentracije nitrata u otopini. U prethodno objavljenim radovima nitrati su 
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također uzrokovali negativan učinak na fotokatalitičku razgradnju nikosulfurona [266] te 

karbamazepina [267]. Smanjenje kinetike razgradnje farmaceutika može se pripisati 

sposobnošću nitrata da hvataju radikale i sorpcijom zauzimaju aktivna mjesta na površini 

katalizatora. Dodatnim eksperimentom, provedenim bez dodatka TiO2 u reaktoru gdje je 

došlo do dodatne inhibicije fotolitičkog procesa razgradnje (k(IMT) = 0,0045 min-1; k(CRZ) 

= 0,0113 min-1) potvrdio se veći učinak nitrata kao hvatača radikala u fotoinduciranoj reakciji 

(slika P7 u Prilogu). 

 

4.4.2.2. Utjecaj hidrogenkarbonata na kinetiku fotokatalitičke razgradnje citostatika 

Hidrogenkarbonati su, poput nitrata sveprisutni u prirodnim vodama pa se njihov utjecaj na 

fotokatalitičku razgradnju ispitao dodatkom aniona u otopinu citostatika u koncentracijskom 

rasponu od 50 do 250 mg/L, simulirajući stvarne uvjete u okolišu [267, 268]. Iako 

hidrogenkarbonati ne apsorbiraju Sunčevo zračenje, njihov negativni učinak na razgradnju 

krizotiniba može biti posljedica hvatanja hidroksilnih radikala pri čemu nastaju manje 

reaktivni karbonatni radikali (k(CO3
.-) = 106 – 107 L/mol s; k(.OH) = 107 – 1010 L/mol s) [269, 

270]. Njihovim dodatkom pH-vrijednost otopina iznosila je 8,4 – 8,7 za imatinib te 8 – 8,5 za 

krizotinib što je značilo da su hidrogenkarbonati prevladavajuća specija u vodenim 

otopinama (pKk1(H2CO3/HCO3
-) = 6,37; pKk2 (HCO3

-/CO3
2-) = 10,32) [271]. Odnosno, 

povećanjem koncentracije hidrogenkarbonata povećala se i bazičnost otopina (više 

hidroksilnih radikala) čime se u konačnici prolongirala razgradnja citostatika. 

Hidrogenkarbonati su pri najnižoj koncentraciji pokazali znatno manji učinak na fotokatalizu 

imatiniba. S druge strane, vidljivo je blago ubrzanje kinetike razgradnje imatiniba pri 100 

mg/L HCO3
- što se može pripisati kompenzaciji s novonastalim karbonatnim radikalima s 

visokim oksidativnim potencijalom te sposobnošću smanjenja rekombinacije elektrona i 

šupljina hvatanjem elektrona iz vodljivog pojasa [264]. Fotokatalitička razgradnja citostatika 

prikazana je na slikama 33 i 34. 
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Slika 33. Utjecaj hidrogenkarbonata na fotokatalitičku razgradnju imatiniba 

 

 

Slika 34. Utjecaj hidrogenkarbonata na fotokatalitičku razgradnju krizotiniba 
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4.4.2.3. Utjecaj fosfata i klorida na kinetiku fotokatalitičke razgradnje citostatika 

Prisutnost fosfatnih iona imala je negativan utjecaj na fotokatalizu imatiniba i krizotiniba 

(slika 35 i 36) čime se potvrđuje visoki afinitet fosfata za sorpciju na površini imobiliziranog 

TiO2 fotokatalizatora u odnosu na ciljane molekule [264, 271]. Prethodne studije pokazale su 

i pozitivno djelovanje na razgradnju jer sorpcijom fosfata, katalizator može poprimiti 

negativan naboj, spriječiti rekombinaciju parova elektron-šupljina i omogućiti nastanak 

slobodnih hidroksilnih radikala neophodnih za reakciju [272, 273]. 

 

 

Slika 35. Utjecaj fosfata na fotokatalitičku razgradnju imatiniba 

 

 

 

 

 

 

0

0,1

0,2

0,3

0,4

0,5

0,6

0,7

0,8

0,9

1

0 50 100 150 200 250 300

c t/
c 0

 

t, min 

0 mg/L

10 mg/L

50 mg/L

100 mg/L

 

 

0,005

0,009

0,013

0,017

0 50 100

k.
 m

in
-1

 

γ(HPO4
2-), mg/L 



4. REZULTATI I RASPRAVA 

85 
 

 

 

Slika 36. Utjecaj fosfata na fotokatalitičku razgradnju krizotiniba 

 

Utjecaj kloridnih iona također ne treba biti zanemaren s obzirom da su usporili razgradnju 

oba farmaceutika pri sve tri ispitane koncentracije (slika 37 i 38). Kloridi, kao i većina 

prisutnih anionskih vrsta u vodi pokazuju inhibicijsko djelovanje zbog sorpcije na katalizator 

i hvatanja h+ i .OH radikala prema navedenim reakcijama [266, 267]: 

 Cl- + hvb
+ → Cl.  (30) 

 Cl. + Cl- → Cl2
.-  (31) 

 .OH + Cl- → Cl. + OH-  (32) 
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Slika 37. Utjecaj klorida na fotokatalitičku razgradnju imatiniba 

 

 

Slika 38. Utjecaj klorida na fotokatalitičku razgradnju krizotiniba 
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4.4.2.4. Utjecaj huminskih kiselina na kinetiku razgradnje citostatika 

Provedena je fotokatalitička razgradnja imatiniba i krizotiniba u prisustvu huminskih kiselina 

kao reprezentativne organske tvari u prirodnim vodama čija se koncentracija uobičajeno 

nalazi ispod 10 mg/L [146, 274]. Utjecaj huminskih kiselina ispitan je također pri tri 

koncentracije. Huminske kiseline usporile su razgradnju oba citostatika. Povećanjem 

koncentracije organske tvari, njihov utjecaj bio je značajniji (slika 39 i 40). 

 

 

Slika 39. Utjecaj huminskih kiselina na fotokatalitičku razgradnju imatiniba 
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Slika 40. Utjecaj huminskih kiselina na fotokatalitičku razgradnju krizotiniba 

 

Njihovo inhibicijsko djelovanje može biti pripisano uobičajenoj ulozi hvatača slobodnih 

radikala u otopini jer su to molekule bogate elektronima, zauzimanju aktivnih mjesta na 

katalizatoru te efektu zasjenjenja34 kao posljedica apsorpcije zračenja huminskih kiselina 

širokog spektra valnih duljina, a ne samo od strane ciljanih analita (imatiniba i krizotiniba) 

[275]. Na slici 41 prikazani su apsorpcijski spektri citostatika i huminskih kiselina pri čemu 

se može zaključiti da bi najsporija razgradnja pri najvećoj koncentraciji huminskih kiselina 

mogla biti rezultat najveće apsorpcije zračenja. 
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Slika 41. UV-Vis spektri imatiniba, krizotiniba i huminskih kiselina u vodenoj otopini 

 

Međutim, pretpostavlja se da će negativan utjecaj huminskih kiselina ipak u najvećoj mjeri 

biti posljedica sorpcije na TiO2 te reakcija s radikalima zbog činjenice da huminske kiseline 

najviše apsorbiraju UV zračenje u području oko 250 nm [276] dok su se eksperimenti 

provodili pri 365 nm. Dodatnim eksperimentom s huminskim kiselinama (5 mg/L) i 

izopropanolom kao hvatačem hidroksilnih radikala ispitao se mehanizam fotokatalitičke 

razgradnje farmaceutika. Dobiveni rezultati (slika P8 u Prilogu) potvrđuju ulogu huminskih 
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i imatiniba i krizotiniba (k = 0,0101 min-1 za IMT; k = 0,0126 min-1 za CRZ). 

Treba napomenuti da pored negativnog djelovanja huminskih kiselina na brzinu razgradnje, 

pregledom literature prepoznat je i suprotan trend, odnosno apsorpcija zračenja u širokom 

rasponu UV spektra može i potaknuti stvaranje oksidirajućih reaktivnih vrsta i tako 

promovirati uklanjanje zagađivala u nekim slučajevima [264, 265, 277]. 
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opisao. Smjesa se sastojala od 5 mg/L NO3
-, 100 mg/L HCO3

-, 10 mg/L HPO4
2-, 100 mg/L 

Cl-, i 5 mg/L huminskih kiselina. Rezultati prikazani na slici 42 i 43. pokazuju sinergijski 

utjecaj specija koje su svojom prisutnošću u otopini uzrokovale sporiju razgradnju za oba 

citostatika (k = 0,0131 min-1 za IMT; k = 0,0281 min-1 za CRZ). Zbog različitog afiniteta i 

međusobne kompeticije pojedine vrste anorganske i organske tvari za sorpciju na aktivna 

mjesta fotokatalizatora i hvatanja radikala, u slučaju fotokatalize imatiniba nije došlo do 

značajnog usporavanja razgradnje u usporedbi s pojedinačnim doprinosom svake vrste dok je 

uklanjanje krizotiniba pod većim utjecajem matice vode (tablica 30). 

 

Slika 42. Usporedba kinetike razgradnje imatiniba u ultračistoj vodi i smjesi s ionima koji se 

uobičajeno nalaze u vodi 

 

 

Slika 43. Usporedba kinetike razgradnje krizotiniba u ultračistoj vodi i smjesi s ionima koji 
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Kao izvor citostatika u vodama pretežno se spominju otpadne vode i to u blizini bolnica pa se 

proveo eksperiment u kojem se umjesto ultračiste vode koristio uzorak smjese komunalne i 

bolničke otpadne vode kako bi se dobio uvid u uspješnost uklanjanja imatiniba i krizotiniba iz 

realne matice vode u kojoj se njihova pojava i očekuje. Korištena je veća koncentracija 

citostatika u odnosu na prethodno provedene eksperimente (15 mg/L) zbog utjecaja matice i 

prisutnosti drugih onečišćenja koji mogu utjecati na detekciju i kvantifikaciju analita. 

Kinetika fotokatalitičke razgradnje imatiniba i krizotiniba bila je sporija u usporedbi s 

eksperimentom u ultračistoj vodi (slika 44 i 45), čime se ponovno potvrdila složenost 

različitih sastojaka vode poput drugih vrsta farmaceutika ili huminskih kiselina (najznačanije 

komponente organske tvar u prirodnim i otpadnim vodama) koji će reagirati s hidroksilnim 

radikalima ili smanjiti broj aktivnih mjesta na TiO2 [148] i tako spriječiti učinkovito 

uklanjanje analita od interesa kroz njihov neizravni učinak, prethodno opisan u radu. Ne 

može se razdvojiti međusoban utjecaj matice vode i pH jer prisutnost raznih tvari u otpadnoj 

vodi pored iznad navedenih (metali, drugi farmaceutski aktivni sastojci i ostale vrste 

zagađivala) mijenjaju pH otopine i posljedično uzrokuju promjenu ioniziranog oblika 

farmaceutika i ostalih prisutnih ionizirajućih tvari. Eksperimenti određivanja optimalnih 

uvjeta procesa pokazali su usporavanje razgradnje s povećanjem bazičnosti medija čime se 

može potkrijepiti činjenica da je veća pH-vrijednost otpadne vode doprinijela još sporijoj 

kinetici. Konkretno, pH otopine vodene matice imatiniba i krizotiniba u čistoj vodi bio je 

iznad 7 (7,67; 7,72), dok je otpadna voda bila bazičnija s pH-vrijednostima iznad 8 (8,17; 

8,26). Također, porastom nekih pokazatelja koji ukazuju na zagađenje voda poput ukupno 

otopljenih tvari i kemijske potrošnje kisika, dolazi do pojave zamućenja otopine čime se 

sprječava prodiranje UV zračenja [133] i samim time učinkovito uklanjanje imatiniba i 

krizotiniba. Tablica 30 prikazuje dobivene rezultate. Kinetika razgradnje krizotiniba u 

otpadnoj vodi složenija je od razgradnje imatiniba budući da se može podijeliti u dvije faze 

kinetike pseudo-prvog reda kao dvoeksponencijalna funkcija, gdje je prva faza procesa bila 

brža s vremenom poluraspada t1/2 od 26,15 min, nakon čega je slijedila inhibicija 

fotokatalitičke reakcije s t1/2 od 256,72 min.  
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Slika 44. Vremenski profil razgradnje imatiniba u otpadnoj vodi 

 

 

Slika 45. Vremenski profil razgradnje krizotiniba u otpadnoj vodi 
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Tablica 30. Utjecaj matice vode na fotokatalitičku razgradnju citostatika 

 IMT CRZ 
EKSPERIMENT k, min-1 R2 t1/2, min k, min-1 R2 t1/2, min 

citostatik + smjesa iona u 
ultračistoj vodi 0,0131 0,9493 52,91 0,0281 0,9886 24,67 

citostatik + otpadna voda 0,0094 0,9947 73,74 0,0265 
0,0027 

0,9863 
0,9019 

26,15 
256,72 

 

Provedenim eksperimentima pokazalo se da utjecaj matice uzorka nije zanemariv u 

heterogenim fotokatalitičkim procesima te da svaki od sastojaka matice, bilo druga vrsta 

farmaceutika, neko drugo zagađenje ili samo uobičajena sastavnica vode ima dodatnu ulogu u 

razgradnji ciljanog analita koju je dodatnim eksperimentima poželjno i otkriti s ciljem 

povećanja učinkovitosti uklanjanja i u konačnici zaštite vode. 

 

4.4.3. Mehanizam fotokatalitičke razgradnje citostatika 

Tijekom osvjetljavanja fotokatalizatora dolazi do nastanka parova elektron/šupljina koji 

reakcijama oksidacije i redukcije stvaraju reaktivne kisikove vrste (ROS) koje su uključene u 

razgradnju organskih tvari [278]. Radi boljeg uvida u mehanizam fotokatalize i određivanja 

uloge pojedine vrste radikala, u reakcijske otopine citostatika s ultračistom vodom dodani su 

različiti hvatači radikala. Alkoholi poput metanola, izopropanola (IPA) i tert-butanola koriste 

se za određivanje hidroksilnih radikala, dodatkom mravlje kiseline (MK) kao elektron donora 

određuje se uloga pozitivnih šupljina u reakciji, superoksidni radikal reagira s para-

benzokinonom (p-BQ) dok se uloga singletnog kisika uobičajeno potvrđuje korištenjem azida 

[118, 232, 279]. Kinetike razgradnje pseudo-prvog reda za oba citostatika bez dodatka i s 

dodatkom navedenih reagensa prikazane su na slikama 46 i 47. 
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Slika 46. Određivanje reaktivnih kisikovih vrsta odgovornih za razgradnju imatiniba 

 

 

Slika 47. Određivanje reaktivnih kisikovih vrsta odgovornih za razgradnju krizotiniba 
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potaknuta stvaranjem .OH radikala. Da oni nisu jedine vrste koje su intenzivno uključene u 

uklanjanje navedenog citostatika, pokazano je dodatkom mravlje kiseline pri čemu je došlo 

do 46 % inhibicije fotokatalize. Tim eksperimentom pretpostavlja se aktivnost h+ koje mogu 

utjecati i na druge reakcije koje se odvijaju tijekom fotokatalitičkog procesa, poput 

proizvodnje .OH, singletnog kisika i oksidacije zagađivala na adsorbiranom katalizatoru 

[232]. Također, potvrđena je aktivnost O2
.- i 1O2, no sa značajno nižom stopom inhibicije 

(13,7 % odnosno 21,4 %), a samim time i nedominantnom ulogom u razgradnji imatiniba. Uz 

očekivani doprinos hidroksil radikala, 1O2 pokazuje najveću odgovornost za razgradnju 

krizotiniba, odnosno došlo je do značajne inhibicije kinetike razgradnje od k 0,138 do 0,0046 

min-1. Navedena uloga singletnog kisika može biti objašnjena stvaranjem azidnih radikala 

(N3
.) tijekom reakcije s .OH, koji naknadno interferiraju s podlogom, odnosno katalizatorom. 

Štoviše, azid reakcijama s h+ ima tendenciju stvaranja N3 kao donora elektrona koji pokazuje 

dobar sorpcijski potencijal prema TiO2 [231, 280]. 

Iako ovi eksperimenti doprinose lakšem razjašnjavanju puteva razgradnje citostatika 

otkrivajući reaktivnost pojedinih radikala u reakcijama, dobiveni rezultati trebaju se tumačiti 

s rezervom budući da uobičajeno korišteni hvatači mogu imati upitnu selektivnost ka 

pojedinom radikalu. Odnosno, treba uzeti u obzir da alkoholi poput metanola pored hvatanja 

slobodnih hidroksil radikala, mogu i sorbirati na katalizatoru te djelovati i kao hvatači 

šupljina. Isto tako pokazano je da upotrebom p-benzokinona može doći do porasta količine 

hidroksil radikala u otopini redukcijom kinonskog prstena [231]. 

 

4.4.4. Identifikacija potencijalnih razgradnih produkata i puteva razgradnje 
citostatika 

Primarni cilj svakog razgradnog procesa poput fotolize ili naprednih oksidacijskih procesa 

poput fotokatalize je potpuno ukloniti potencijalno opasne tvari po okoliš iz vode. 

Smanjivanjem koncentracije ciljanog analita procesima razgradnje nastaju i transformacijski 

ili razgradni produkti koji mogu biti polarniji i toksičniji od početnog spoja [39]. Zato je 

važno identificirati novonastale produkte bez obzira što to predstavlja najizazovniji korak u 

analizi okoliša. Sama sugestija oko nastalih spojeva, bilo zbog neadekvatnih analitičkih 

tehnika ili izostanka referentnih standarada, pridonijet će razvoju procesa za uklanjanje 

spojeva iz postrojenja za obradu otpadnih voda i ostalih izvora zagađenja te omogućiti lakše 

shvaćanje utjecaja razgradnih procesa na okoliš. Korištenjem spektromerije masa visoke 
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razlučivosti pratila se fotokatalitička razgradnja citostatika pri optimalnim uvjetima kako bi 

se usporedno identificirali razgradni produkti. 

 

4.4.4.1. Identifikacija potencijalnih razgradnih produkata i puteva razgradnje 
imatiniba 

Tijekom fotokatalitičke razgradnje imatiniba, u ovom radu identificirano je sedam glavnih 

razgradnih produkata čije su kromatografske krivulje prikazane na kromatogramu na slici 48, 

a pripadajući spektri masa na slikama P9 i P10 u Prilogu. Vidljivo je da dva razgradna 

produkta (RP-1 i RP-2) imaju manja vremena zadržavanja, a samim time i veću polarnost od 

imatiniba. 

 

 

Slika 48. Kromatogram imatiniba i razgradnih produkata nastalih nakon 60 minuta 

fotokatalize 

Nakon identifikacije potencijalnih razgradnih produkata slijedila je MS/MS analiza kako bi 

se odredili fragmenti koji će omogućiti predlaganje struktura spojeva RP-1 – RP-7. Na slici 

49 prikazana je shema fragmentacije molekulskog iona imatiniba s m/z vrijednošću 494 čiji 

glavni fragmenti nastaju gubitkom heterocikličkih prstenova molekule (benzen, piridin, 

pirimidin, piperazin) cijepanjem C-N veze. Predloženi put fotokatalitičke razgradnje 
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imatiniba nalazi se na slici 50 dok su dobiveni fragmentni ioni prikazani u tablici 31, a 

strukture na pripadajućim MS/MS spektrima prikazanima u Prilogu na slici P10. 
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Slika 49. Predložena fragmentacija imatiniba 

 

Tablica 31. MS/MS analiza imatiniba 

Spoj tR, min 
 Fragmentacija 

Molekulski ion, 
[M+] Produkt ioni Kolizijska 

energija, eV 
IMT 5,823 494 394, 217, 99 20 
RP-1 0,866 173 156, 132,78 20 
RP-2 0,900 234 134, 106, 99 20 
RP-3 6,239 510 423, 394, 277 40 
RP-4 7,070 524 394, 352, 247 40 
RP-5 7,170 412 394, 259, 135 40 
RP-6 7,702 426 408, 380, 261, 149 20 
RP-7 8,334 410 392, 261, 133 40 
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Slika 50. Predložene strukture razgradnih produkata nastalih fotokatalitičkom razgradnjom 

imatiniba (5 mg/L, pH 5) 

 

Uzimajući u obzir da su hidroksil radikali većinski odgovorni za razgradnju imatiniba, 

pretpostavlja se da su razgradni produkti nastali reakcijama oksidacije koje uključuju .OH 

adiciju, apstrakciju vodika te prijenos elektrona [102]. Prema prethodno objavljenim 

radovima, šest razgradnih produkata s istim m/z vrijednostima potvrdili su Secrétan i 

suradnici [102], dok su provedbom fotokatalitičke razgradnje imatiniba Wilczewska i 

suradnici [281] identificirali dva razgradna produkta iste m/z vrijednosti, uz različitu 

lokalizaciju hidroksilnih skupina kod RP-3 i RP-6. Ranije provedenim studijama prisilne 

razgradnje imatiniba [259, 282] određeni su glavni razgradni produkti nastali oksidacijom 

vodikovim peroksidom pri čemu produkt s m/z 510 također odgovara hidroksiliranom RP-3 

nastalom fotokatalizom. .OH radikali mogu reagirati s različitim funkcionalnim skupinama 

molekule analita što otežava jasno određivanje puta razgradnje. Zbog reaktivnosti amino 

skupine koja aktivira aromatski prsten [121], predložene su reakcije na N-atomu 

piperazinskog prstena te amino skupine fenilnog prstena. Isto tako, molekule imatiniba i 

krizotiniba čine višestruki aromatski prstenovi poput piridina, pirimidina, benzena i pirazola 

za koje .OH radikali kao elektrofili pokazuju veći afinitet za napad u usporedbi s alifatskim 

dijelom molekula. U ovom radu benzilni dio molekule imatiniba je pretpostavljen kao 

favoriziran za napad radikala što se slaže s prethodno objavljenom elektrokemijskom 
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razgradnjom imatiniba [283]. Predložen je razgradni put oksidacije amino skupine fenilnog 

prstena imatiniba nakon napada .OH radikala pri čemu je nastao RP-3 s m/z 510. Nadalje, 

redukcijom nastalog hidroksi-spoja i oksidacijom šupljinama, h+ formirani su RP-1 (m/z 173) 

i RP-2 (m/z 234) cijepanjem C-N veze između amino pirimidinskog prstena (RP-1), odnosno 

benzamida (RP-2) i fenilnog dijela prstena. Alkil-amino skupine molekule podliježu 

reakcijama N-oksidacije i N-dealkilacije [284] pa su sukladno tome RP-6 (m/z 426) i RP-7 

(m/z 410) rezultat N-dealkilacije piperazinskog prstena. RP-4 s m/z 524, većom od 

molekulskog iona, nastaje napadom .OH radikala na metil-piperazinski dio molekule 

imatiniba uz gubitak atoma vodika (H-apstrakcija). Dodatno je predložen još jedan 

hidroksilirani derivat, RP-5 s m/z 412 kao potencijalni razgradni produkt. 

Uslijed izostanka referentnih standarada, profili nastajanja produkata razgradnje prikazani su 

kao omjer relativne površine ispod kromatografske krivulje razgradnog produkta i citostatika 

na početku eksperimenta kao funkcija vremena razgradnje. Prema slici 51 vidi se da su 

razgradni produkti imatiniba većinom dosegli maksimalnu koncentraciju nakon 180 minuta, 

dok su RP-3 i RP-7 postigli maksimum nakon 30 minuta, a RP-4 nakon 120 minuta 

fotokatalitičke razgradnje. Pet razgradnih produkata (RP-1, RP-2, RP-4, RP-5, i RP-7) u 

potpunosti se razgradilo tijekom 360 minuta zračenja otopine dok je najzastupljeniji 

razgradni produkt bio RP-6. 

 

Slika 51. Vremenski profili razgradnih produkata imatiniba 
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4.4.4.2. Identifikacija potencijalnih razgradnih produkata i puteva razgradnje 
krizotiniba 

Tijekom fotokatalitičke razgradnje krizotiniba, petnaest razgradnih produkata predloženo je 

prema kromatogramu prikazanom na slici 52, od kojih sedam ima kraće vrijeme zadržavanja 

u usporedbi s krizotinibom. 

 

Slika 52. Kromatogram krizotiniba i razgradnih produkata nastalih nakon 10 minuta (plavo) i 

120 min (zeleno) fotokatalize 

 

MS/MS analizom molekularnog iona krizotiniba (m/z 450) dobiveni su isti produkt ioni kao u 

prethodno provedenoj studiji prisilne razgradnje [58] (Prilog, slika P11). Glavni put 

fragmentacije krizotiniba odnosi se na eliminaciju piperidinskog te supstituiranog fenilnog 

prstena (slika 53). 
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Slika 53. Predložena fragmentacija krizotiniba 
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Fragmentacija razgradnih produkata prikazana je u tablici 32 i na MS/MS spektrima s 

odgovarajućim strukturama na slici P12 u Prilogu. 

 

Tablica 32. MS/MS analiza krizotiniba 

Spoj tR, min 
 Fragmentacija 

Molekulski ion 
[M+] Produkt ioni Kolizijska energija, 

eV 
CRZ 7,013 450 367, 260, 177 20 
RP-1 3,693 299 272, 229, 189 20 
RP-2 3,823 414 331, 316, 259 40 
RP-3 4,637 340 322, 227, 209 20 
RP-4 4,757 432 414, 387, 304, 253 20 
RP-5 6,52 414 399, 331, 316 40 
RP-6 8,147 465 447, 382, 273 40 
RP-7 8,546 439 381, 356, 285 40 
RP-8 8,815 431 348, 305, 234 40 
RP-9 8,915 437 354, 190 40 
RP-10 9,062 478 288, 177, 112 20 
RP-11 9,48 519 492, 302, 177 20 
RP-12 9,644 489 462, 299, 272 20 
RP-13 5,576 235 219, 202, 190 20 
RP-14 7,166 463 428, 279, 208 40 
RP-15 3,387 208 165, 147, 125 20 

 

Na slici 54 predložen je put razgradnje krizotiniba tijekom optimalne fotokatalize, odnosno 

prikazane su strukture petnaest identificiranih razgradnih produkata nastalih reakcijama 

oksidacije i eliminacije kroz reakcije s hidroksilnim radikalima i singletnim kisikom, 

uključujući stvaranje hidroksiliranih intermedijera, N-hidroksida, N-oksida, otvaranje prstena, 

N-dealkilaciju, dehalogeniranje. U već spomenutoj studiji prisilne razgradnje krizotiniba [58] 

tijekom provođenja reakcije oksidacije u prisustvu vodikova peroksida nastala su dva 

razgradna produkta s m/z vrijednostima koji odgovaraju spojevima nastalim fotokatalitičkom 

razgradnjom, mono-hidroksiliranom aminu RP-6 (m/z 466) i RP-10 (m/z 478) čiji je 

predloženi put razgradnje također uključivao oksidaciju piperidinskog i aminopiridinskog 

prstena tvoreći krizotinib N-oksid. Dodatno, predložen je još jedan N-oksid, spoj RP-14 s m/z 

463. Razgradni put RP-11 uključivao je adiranje mase od 69 Da na molekulu krizotiniba što 
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odgovara stvaranju tetra-hidroksiliranog derivata s m/z 519 uz 𝛼-cijepanje C-N veze 

piperazinskog prstena. Daljnjom dealkilacijom, točnije gubitkom etana nastaje RP-12. 

Također, polisupstituirani RP-12 može bit analog i hidroksiamino spoja RP-7, nastalog 

oksidacijom piperazina, elektrofilnim napadom .OH radikala aromatskih prstena u daljnjem 

koraku reakcije. Nadalje, eliminacijom vode i tri-supstitituiranog etil-benzena nastao je 

produkt manje mase, RP-13 (m/z 235). RP-3 predstavlja derivat oksima. Spojevi RP-2, RP-4, 

RP-5 te RP-8 nastaju reakcijama dehalogeniranja (deklorinacija i defluorinacija), a spoj RP-9 

demetilacijom krizotiniba. Razgradni produkti RP-1 i RP-15 rezultat su eliminacije pirazol- 

piperidina, odnosno tri-supstituiranog benzena i piperidina od molekule krizotiniba. 

Predloženi mehanizmi nastajanja razgradnih produkata uglavnom uključuju reakcije 

oksidacije i hidroksilacije kao najčešću vrstu reakcija oksidacijskih procesa [285]. 

Prikazom vremenskih profila nastajanja i razgradnje razgradnih produkata krizotiniba (Slika 

55) može se vidjeti da većina postiže najveću koncentraciju kroz 10 ili 15 minuta fotokatalize 

pri čemu se kromatografske krivulje istih ne mogu identificirati nakon 300 minuta zračenja. 

Razgradni produkti s najvišim intenzitetom su RP-12 čija se koncentracija povećava nakon 

90 minuta te RP-10 koji se razgradio nakon 60 minuta reakcije. Može se reći da su produkti 

razgradnje imatiniba i krizotiniba također podložni fotokatalitičkim reakcijama čemu može 

doprinijeti i njihova nestabilnost zbog malih koncentracija u odnosu na glavnu komponentu. 
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Slika 54. Predložene strukture razgradnih produkata nastalih fotokatalitičkom razgradnjom krizotiniba (5 mg/L, pH 5) 
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Slika 55. Vremenski profili razgradnih produkata krizotiniba 
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4.4.5. Procjena toksičnosti citostatika i njihovih razgradnih produkata 

Ekotoksikološki učinak citostatika i nastale smjese njihovih razgradnih produkata 

procijenjeni su testom akutne toksičnosti pomoću luminiscentne bakterije Vibrio fischeri koja 

se uobičajeno koristi kao testni organizam za otkrivanje negativnih utjecaja mikrozagađivala 

u vodenom okruženju [61, 62, 224, 265]. Postotak inhibicije luminiscencije bakterije nakon 

kontakta s potencijalno toksičnim spojevima prikazana je na slici 56 za imatinib te slici 57 za 

krizotinib. 

 

Slika 56. Promjena inhibicije luminiscencije tijekom fotokatalize imatiniba 

 

 

Slika 57. Promjena inhibicije luminiscencije tijekom fotokatalize krizotiniba 
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Toksičnost imatiniba, koji se potpuno razgradio nakon 180 minuta, i smjese njegovih 

razgradnih produkata, nije se značajno promijenila tijekom 360 minuta provođenja 

fotokatalitičke reakcije. Štoviše, inhibicija luminiscencije izmjerena nakon 30 minuta 

kontakta otopine smjese imatiniba i razgradnih produkata s V. fischerima ne prelazi 22 % što 

ukazuje na izostanak akutne toksičnosti ispitanih uzoraka. No, dugoročni utjecaji i 

potencijalno antimikrobno djelovanje uz pojavu rezistencije bi se trebali dodatno ispitati radi 

boljeg uvida toksičnosti novonastalih spojeva. S druge strane, inhibicija luminiscencije 

krizotiniba pokazuje silazni trend u prvih 45 minuta fotokatalize, nakon čega dolazi do 

potpune razgradnje krizotiniba i porasta toksičnosti otopine. Dakle, uslijed nastanka 

razgradnih produkata u vremenskom razdoblju od 90. do 180. minute dolazi do smanjenja 

inhibicije, veće od 90 % što navedenu smjesu produkata čini potencijalno opasnijom za 

okoliš u usporedbi s ciljanom komponentom. Naime, koncentracije RP-1 i RP-12 ponovno 

rastu nakon 90 minuta zračenja dok je RP-15 identificiran u otopini u 90. minuti s 

maksimumom koncentracije u 180. minuti (slika 55). Zajednički utjecaj sedam razgradnih 

produkata prisutnih u smjesi unutar vremenskog intervala od 90. do 180. minute također 

može utjecati na povećanje akutne toksičnosti otopine prema testnim organizmima. Naravno, 

navedene tvrdnje i opširniji zaključak o štetnosti pojedine tvari treba istražiti i drugim 

testovima kao što su testovi za kroničnu toksičnost koji se provode u duljem vremenskom 

razdoblju s algama, ribama, beskralješnjacima, itd. kao testnim organizmima [268, 286] s 

obzirom da su farmaceutici tvari koje su postojane u okolišu zbog konstantnog ispuštanja, a 

pritom male brzine razgradnje [10]. 

Nadalje, tvari čija se EC50 vrijednost nalazi u rasponu od 10 do 100 mg/L karakteriziraju se 

kao štetne tvari za organizme u vodi [287] pa se idućim eksperimentom (nominalna 

koncentracija 100 mg/L) potvrdila činjenica da se pojava korištenih citostatika u vodi ne bi 

trebala zanemarivati (EC50 = 63 mg/L za IMT; EC50 = 50 mg/L za CRZ). 

 

Iako je za procjenu toksičnosti poželjna provedba testova na živim organizmima, napravila se 

usporedba eksperimentom dobivenih rezultata i rezultata dobivenih računalnim programom 

T.E.S.T.35 v. 4.2.1. Svrha navedenog programa je procijenti toksičnost i fizikalna svojstva 

kemikalija na temelju QSAR36 metodologije odnosno proračuna baziranih na molekulskoj 

                                                           
35eng. Toxicity Estimation Software Tool 
36eng. Quantitative Structure Activity Relationships 
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strukturi ispitne tvari [217, 232]. Određeni su parametri razvojna toksičnost koja se odnosi na 

sve učinke kojima se remeti normalan razvoj nakon začeća, prije ili poslije rođenja (smrt 

organizma, strukturne anomalije, funkcionalni poremećaj, poremećaj rasta) [288], 

bioakumulacijski faktor (BAF) te mutagenost za imatinib i krizotinib, te za predložene 

strukture identificiranih razgradnih produkata. Prema konsenzus metodi imatinib se može 

okarakterizirati kao netoksičan spoj dok su njegovi razgradni produkti prema predloženim 

molekulskim strukturama pokazali razvojnu toksičnost s vjerojatnošću u rasponu od 0,51 do 

0,90. Kod razgradnih produkata krizotiniba, uključujući i njega, tri od petnaest predloženih 

spojeva (RP-3, RP-11 i RP-12), pokazali su razvojnu toksičnost. Imatinib i svi razgradni 

produkti imaju niske vrijednosti bioakumulacijskog faktora, < 30 (1,26 – 5,89) koje upućuju 

na to da se navedene tvari neće zadržavati u biološkim tkivima i tako ih onečistiti. Što se tiče 

krizotiniba i njegovih predloženih razgradnih produkata, sklonost bioakumulaciji je 

raznolika. Krizotinib i pet spojeva (RP-2, RP-3, RP-5, RP-8 i RP-9) pokazuju umjerenu 

sklonost bioakumulaciji (vrijednosti faktora nalaze se u rasponu od 52,5 – 100), a prema 

strukturama RP-1 i RP-10 procijenila se visoka sklonost bioakumulaciji (BAF vrijednosti > 

100) [289]. Produkti RP-13 i RP-15 pokazuju niske vrijednosti faktora bioakumulacije dok za 

preostala dva spoja nijednim testom procjena nije bila moguća. Procijenjena pozitivna 

mutagenost za imatinib i njegova dva razgradna produkta (RP-3 i RP-7) te za krizotinib i 

njemu pripadajuća četiri razgradna produkta (RP-1, RP-6, RP-11, RP-13) zahtijeva potvrdu in 

vivo testovima dok se negativan rezultat može smatrati validnim [290]. Treba napomenuti da 

predložene strukturne promjene navedenih razgradnih produkata pokazuju veće vrijednosti 

mutagenosti dobivene Ames testom u usporedbi s ciljanim komponentama čime ne isključuju 

mogućnost negativnog djelovanja na DNA. Opisani rezultati prikazani su u tablicama P1 i 

P2 koje su vidljive u Prilogu ove disertacije. 
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Već desetljećima čovječanstvo se suočava s problematikom pojave farmaceutski aktivnih 

tvari u okolišu uslijed izostanka zakonskih regulativa. Njihova raznolikost i međusobni 

utjecaji predstavljaju dugoročnu opasnost za pitku vodu. Radi proširenja znanja o uklanjanju 

potencijalnih zagađivala iz vode, na primjeru dva citostatika imatiniba i krizotiniba ispitana je 

je mogućnost TiO2 u ulozi sorbensa i fotokatalizatora. 

Prije provođenja procesa sorpcije i fotokatalize zaključeno je: 

 Razvijena HPLC-DAD metoda prikladna je za određivanje imatiniba u vodi unutar 

radnog područja od 0,06 do 25 mg/L te krizotiniba od 0,11 do 25 mg/L. 

 Imatinib i krizotinib hidrolitički su stabilne komponente. 

Na temelju rezultata dobivenih sorpcijom citostatika na tri oblika TiO2 sorbensa izvedeni su 

sljedeći zaključci: 

 Sorpcijska ravnoteža za imatinib i oba oblika imobiliziranog TiO2 sorbensa postignuta je 

za četiri sata dok je kontaktno vrijeme za krizotinib i TiO2/CNT iznosilo 24 sata. 

Suspendirani oblik TiO2 postigao je ravnotežu nakon 24 sata za oba analita. 

 Kinetika sorpcije oba citostatika na TiO2 sorbense odgovara modelu pseudo-drugog reda 

pri čemu porast koncentracije analita pozitivno utječe na količinu sorbirane tvari po masi 

sorbensa. 

 Prema modelu unutarčestične difuzije, sorpcija tvari na površini sorbensa određuje brzinu 

reakcije kao zadnja faza procesa. 

 Pored dobrog slaganja eksperimentom dobivenih rezultata i Langmuirovog te 

Freundlichovog modela izotermi, s regresijskim koeficijentima R2 većim od 0,99 ističe se 

linearna izoterma. 

 Oba citostatika pokazuju veći sorpcijski afinitet u bazičnom području. 

 Povećanjem mase sorbensa i ionske jakosti promovirala se sorpcija imatiniba dok je 

porast koncentracije anorganske soli u otopini negativno utjecao na sorpciju krizotiniba. 

 Spontanost procesa fizisorpcije citostatika na TiO2 sorbense potvrđena je negativnim 

vrijednostima Gibbsove slobodne energije, a povećanje temperature u rasponu od 298 K 

do 308 K ne pogoduje vezanju imatiniba na aktivna mjesta suspendiranog TiO2. 

Općenito gledano, najveći sorpcijski potencijal za ispitane citostatike pokazuje TiO2 u 

suspendiranom obliku (najviše Kd vrijednosti), no razmatrajući operativne troškove i 

jednostavnost izvedbe procesa, bilo sorpcije same ili u kombinaciji s fotokatalizom, filtracija 

uzoraka i nemogućnost ponovne uporabe praškastog materijala, dugoročno, u stvarnoj 

primjeni obrade voda ne bi bila isplativa u usporedbi s imobiliziranim materijalima. Stoga, 
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kod razgradnje imatiniba i krizotiniba kao fotokatalizator primijenio se TiO2 imobiliziran na 

staklene mrežice. 

Iz rezultata dobivenih fotokatalizom citostatika može se zaključiti: 

 Rezultati razgradnje opisani su kinetikom pseudo-prvog reda. 

 Najučinkovitija razgradnja imatiniba i krizotiniba postignuta je pri pH 5 i najnižoj 

koncentraciji unutar ispitivanog raspona od 5 do 15 mg/L. Analiti zbog svoje 

molekulske strukture sastavljene od heterocikličkih prstenova s atomom dušika 

(piperidin, piperazin, pirimidin, itd.) mogu djelovati kao elektron donori i tako se 

protonirati. Prema konstantama ionizacije, imatinib kao amid i krizotinib kao amin u 

kiselijim uvjetima reagiraju s H+ iz kiseline pa ne iznenađuje činjenica da se ponašaju 

slično tijekom sorpcije i fotokatalize. 

 Pojedinačni i zajednički doprinosi anorganskih i organskih tvari u vodi (nitrati, 

bikarbonati, fosfati, kloridi, huminske kiseline) pokazuju negativan utjecaj na 

fotokatalitičku razgradnju citostatika zbog zauzimanja aktivnih mjesta na 

fotokatalizatoru, stvaranja manje reaktivnih radikalskih vrsta, povećanja bazičnosti 

medija te zamućenja otopine koje ograničava prodiranje fotona do TiO2. Pored fosfata 

koji pokazuju veliki afinitet za sorbiranje na fotokatalizatoru, huminske kiseline 

najviše utječu na smanjenje kinetike razgradnje oba analita. 

 Kompleksna matica otpadne vode i porast pH-vrijednosti otopine odgovorni su za 

smanjenu učinkovitost fotokatalitičke razgradnje oba citostatika. 

 Citostatici su pokazali osjetljivost prema kisikovim radikalskim vrstama. Hidroksil 

radikali u najvećoj su mjeri odgovorni za fotokatalitičku razgradnju imatiniba dok se 

u slučaju krizotiniba potvrđuje i dominantnost singletnog kisika. 

 Tijekom fotokatalitičke razgradnje pri optimalnim uvjetima, određeno je sedam 

razgradnih produkata za imatinib dok je za krizotinib predloženo petnaest struktura 

razgradnih produkata, većina nastalih oksidacijom citostatika. 

 Test akutne toksičnosti s Vibrio fischeri pokazao je relativno nisku inhibiciju, manju 

od 23 % tijekom 360 minuta fotokatalitičke razgradnje imatiniba. Fotokatalitička 

razgradnja krizotiniba od 90. do 180. minute uzrokuje akutnu toksičnost koja se može 

pripisati glavnim protagonistima u tom vremenskom periodu, RP-1, RP-12 i RP-15. 

 Iako su za inhibiciju bakterijske kulture potrebne veće koncentracije citostatika, 

imatinib i krizotinib okarakterizirani su kao ekološki štetne tvari čime se ukazuje 

potreba za proučavanjem njihovih dugoročnih učinaka na organizme u okolišu, 
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posebice jer je za neke od predloženih spojeva, uključujući i glavnu komponentu 

procijenjena razvojna toksičnost te sklonost bioakumulaciji. 

 

Naposljetku, sumirajući navedene zaključke može se reći da oba citostatika pokazuju slično 

ponašanje i relativno dobru sposobnost sorbiranja na TiO2 fotokatalizator i posljedično 

sklonost fotokatalitičkoj razgradnji. Dobiveni rezultati mogu se uzeti u obzir za buduća 

istraživanja navedenog materijala i u ulozi sorbensa kod uklanjanja farmaceutika iz vode 

čime se razvija ekonomičan proces primjenjiv u većim mjerilima. Komponente s dobrim 

sorpcijskim afinitetom prema TiO2, u idealnom slučaju mogu biti uklonjeni procesom 

sorpcije do te mjere da ne predstavljaju opasnost za okoliš. Komplementarnost sorpcije s 

fotokatalizom također može biti jedan od rješenja uklanjanja spojeva poput imatiniba i 

krizotiniba iz raznih matica vode pri tom uzimajući u obzir prezentirane rezultate. 

Provedenim eksperimentima potvrđena je hipoteza rada, odnosno TiO2 kao poluvodički 

materijal ima perspektivu u primjeni sorbensa i fotokatalizatora ovisno o raznim procesnim 

parametrima od pH, koncentracije zagađivala, sastava matice vode, itd. koji direktno utječu 

na prirodu spoja koji se uklanja. 
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Slika P1. Kinetika fotolitičke razgradnje imatiniba podijeljena u tri područja (10 mg/L, pH 

5,25) 

 

 

Slika P2. Kinetika fotolitičke razgradnje krizotiniba (10 mg/L, pH 7,14) 
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Slika P3. Apsorpcijski spektar imatiniba tijekom 420 minuta fotokatalitičke reakcije pri 

optimalnim uvjetima (pH 5; 5 mg/L) 

 

 

Slika P4. Apsorpcijski spektar krizotiniba tijekom 180 minuta fotokatalitičke reakcije pri 

optimalnim uvjetima (pH 5; 5 mg/L) 
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Slika P5. Usporedba fotokatalitičke i fotolitičke razgradnje imatiniba pri optimalnim 

uvjetima (5 mg/L; pH 5) 

 

 

Slika P6. Usporedba fotokatalitičke i fotolitičke razgradnje krizotiniba pri optimalnim 

uvjetima (5 mg/L; pH 5) 
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Slika P7. Utjecaj nitrata na razgradnju citostatika bez dodatka fotokatalizatora 

 

 

Slika P8. Utjecaj dodatka izopropanola na kinetiku fotokatalitičke razgradnje imatiniba i 

krizotiniba u prisutnosti huminskih kiselina 
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Slika P9. MS/MS spektar za molekulski ion imatiniba 

 

 

 

N

NH2N

N

156

80

132

 

RP-1 



7. PRILOZI 

141 
 

 

 

 

 

 

O

NH2

N

N

13499

106

 

O

N N
H

N

N

N
N

N

OH

277

394

423

 

RP-2 

RP-3 



7. PRILOZI 

142 
 

 

 

 

 

 

O

N
H

N
H

N

N

N
N

N
HOOC

394

352
506

204

 

OH

N N
H

N

N

N
OH

394
259

135

 

RP-4 

RP-5 



7. PRILOZI 

143 
 

 

 

Slika P10. MS/MS spektri razgradnih produkata imatiniba s predloženom fragmentacijom 
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Slika P11. MS/MS spektar molekulskog iona krizotiniba 
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Slika P12. MS/MS spektri razgradnih produkata krizotiniba s predloženom fragmentacijom 
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Tablica P1. Procjena toksičnosti imatiniba i predloženih razgradnih produkata 

Analit Razvojna 
toksičnost 

BAF  
Log 10 

Mutagenost Metoda 

IMT 0,23  2,00 +0,53 Konsenzus 
RP-1 0,51  0,66 -0,21 Konsenzus 
RP-2 0,76  0,52 -0,12 Konsenzus 
RP-3 0,90  0,30 +0,63 Konsenzus 
RP-4 0,80 0,10 -0,32 Konsenzus 
RP-5 0,64 0,77 -0,48 Konsenzus 
RP-6 0,68 0,47 -0,15 Konsenzus 
RP-7 0,71 0,61 +0,75 Konsenzus 

 

Tablica P2. Procjena toksičnosti krizotiniba i predloženih razgradnih produkata 

Analit Razvojna  
toksičnost 

BAF  
Log 10 

Mutagenost Metoda 

CRZ 0,23  2,00  +0,53 Konsenzus 
RP-1 / 2,58  +0,67 Najbliži susjed 
RP-2 0,29  1,72  -0,35 Konsenzus 
RP-3 0,75 1,66 -0,14 Konsenzus 
RP-4 0,37  1,49  -0,45 Konsenzus 
RP-5 0,19  1,86  -0,28 Konsenzus 
RP-6 0,22  1,47  +0,68 Konsenzus 
RP-7 0,22  1,32  -0,21 Konsenzus 
RP-8 0,37  1,98  -0,31 Konsenzus 
RP-9 0,42  1,72  -0,01 Konsenzus 
RP-10 0,33 2,13  / Najbliži susjed 
RP-11 0,70  / +0,66 Konsenzus 
RP-12 0,60 / -0,50 Konsenzus 
RP-13 0,32  0,99  +0,73 Konsenzus 
RP-14 / / 2,13  Najbliži susjed 
RP-15 0,41  0,44  -0,46 Konsenzus 
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