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ÖZET 

Doktora Tezi 

 

TiO2/MONTMORİLLONİT NANOKOMPOZİTİNİN SENTEZİ VE SULU 

ÇÖZELTİLERDEN İLAÇ TÜRÜ KİRLETİCİLERİN FOTOKATALİTİK 

OKSİDASYON VE FOTOKATALİTİK OZONLAMA PROSESLERİYLE 

BOZUNDURULMASINA YÖNELİK UYGULAMALAR: PROSESLERİN 

MODELLENMESİ VE OPTİMİZASYONU 
 

Aydin HASSANI 
 

Atatürk Üniversitesi 

Fen Bilimleri Enstitüsü 

Kimya Anabilim Dalı 

Fizikokimya Bilim Dalı 
 

DanıĢman: Prof. Dr. Semra KARACA 

Ortak DanıĢman: Prof. Dr. Alireza KHATAEE 
 

Bu çalıĢmada, farklı ileri oksidasyon prosesleri (ĠOP) kullanılarak su ve atık su arıtımının 

fiziksel ve kimyasal yönden etraflıca değerlendirilmesi amaçlandı. ÇalıĢmada hidrotermal 

yöntemle sentezlenen TiO2 nanopartikülleri ve titan dioksit/montmorillonit nanokompoziti 

(TiO2/MMT) fotokatalizör olarak kullanıldı. Hazırlanan örneklerin fizikokimyasal özelliklerini 

karakterize etmek için X–ıĢınları kırınımı (XRD), fourier dönüĢümlü infrared spektroskopi 

(FTIR), taramalı elektron mikroskopu (SEM), Enerji dağılımlı X–ıĢını spektroskopisi (EDX), 

geçirimli elektron mikroskobu (TEM), X–ıĢını floresans (XRF), Brunauer–Emmett–Teller 

(BET) ve Ultraviyole–görünür dağınık yansıma spektroskopisi (UV–vis DRS) analitik 

teknikleri kullanıldı. Model bileĢikler olarak siprofloksasin (SĠP), metronidazol (MET) ve 

asetaminofen (APAP) seçildi. Bir yarı kesintili fotokatalitik reaktörde fotokatalitik ve 

fotokatalitik ozonlama prosesleriyle SĠP bozunması incelendi. Her iki yöntemin de SĠP 

bozundurulmasında etkili olduğu anlaĢılmakla birlikte fotokatalitik ozonlama prosesinin sinerjik 

faktörden dolayı diğer tekniğe göre daha etkili olduğu gözlendi. Katalizör dozu, SĠP baĢlangıç 

konsantrasyonu, ozon gazı akıĢ hızı, çözeltinin pH’yı, UV ıĢığı bölgeleri, katalizörün yeniden 

kullanılabilirliği ve elektrik enerjisi belirlenmesi gibi ana etkenler çalıĢıldı. Fotokatalitik ve 

fotokatalitik ozonlama proseslerinin mekanizması çeĢitli reaktif oksijen türlerinin (ROT) 

varlığında ele alındı. Daha sonra Atatürk Üniversitesi ve PaĢapınarı’dan alınan su örnekleri 

kullanılarak gerçek su matrisinde fotokatalitik ozonlama prosesinin performansı değerlendirildi. 
Ayrıca, fotokataliz ve fotokatalitik ozonlama iĢlemlerinde oluĢan ilaç bozunma ara ürünleri GC–

MS tekniği kullanılarak belirlendi. Sulu çözeltide fotokatalitik ozonlama prosesiyle SĠP 

bozunmasının modellemesi yapay sinir ağları (ANN) yöntemine göre incelendi. Son olarak, 

MET, SĠP ve APAP olmak üzere üç ilacın bir arada iken fotokatalitik ozonlama prosesiyle 

bozunması çalıĢıldı. MET bozunması (Y1), SĠP bozunması (Y2) ve APAP bozunmasını (Y3) 

içeren çoklu cevaplar üzerine birkaç faktörün etkisini analiz etmek, modellemek ve optimize 

etmek için merkezi kompozit tasarımı (CCD) yöntemi kullanıldı. Cevap faktörlerini eĢ zamanlı 

olarak maksimum düzeye çıkarmak için faktörlerin geniĢ çaplı yakınlığına dayalı çoklu cevap 

optimizasyon prosedürü kullanıldı. Sonuç olarak, ĠOP’nin ilaç içeren atık suların arıtımı için 

etkin Ģekilde kullanılacağı anlaĢıldı. 

2016, 326 sayfa 

Anahtar Kelimeler: Ġleri oksidasyon prosesleri, Fotokatalizör, Ġlaç, TiO2/MMT nanokompoziti, 

Yapay sinir ağı, Çoklu cevap optimizasyonu, Merkezi kompozit tasarım  
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ABSTRACT 
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SYNTHESIS OF TiO2/MONTMORILLONITE NANOCOMPOSITE AND ITS 

APPLICATIONS IN PHOTOCATALYTIC OXIDATION AND PHOTOCATALYTIC 

OZONATION PROCESSES FOR DEGRADATION OF PHARMACEUTICAL 

CONTAMINANTS FROM AQUEOUS SOLUTIONS: MODELING AND OPTIMIZATION 

OF THE PROCESSES 
 

Aydin HASSANI 

 

Atatürk University 

Graduate School of Natural and Applied Sciences 

Department of Chemistry 

Physical Chemistry Division 

 

Supervisor: Prof. Dr. Semra KARACA 

Co–supervisor: Prof. Dr. Alireza KHATAEE  

  

The purpose of this study was to probe the physical–chemical aspects of water and wastewater 

treatment by employing different so–called advanced oxidation processes (AOPs). In the present 

study, titanium dioxide (TiO2) nanoparticles and titanium dioxide/montmorillonite (TiO2/MMT) 

nanocomposite were utilized as a photocatalyst through the hydrothermal method. X–ray diffraction 

(XRD), fourier transform infrared spectroscopy (FTIR), scanning electron microscopy (SEM), 

Energy–dispersive X–ray spectroscopy (EDX), transmission electron microscopy (TEM), X–ray 

fluorescence (XRF), Brunauer–Emmett–Teller (BET) and ultraviolet–visible diffuse reflectance 

spectroscopy (UV–vis DRS) techniques were used to characterize the physicochemical properties of 

the prepared samples. Ciprofloxacin (CIP), Metronidazole (MET) and Acetaminophen (APAP) were 

employed as the model compounds. In a semi–batch photocatalytic reactor, degradation of CIP from 

the aqueous solution with photocatalytic and photocatalytic ozonation processes was investigated. 

All two methods were found to be successful in degrading the CIP. However, it was observed that 

the photocatalytic ozonation process was much more efficient than the other technique due to a 

synergetic factor. The main influential factors, such as the catalyst dose, initial concentration of CIP, 

ozone gas flow rate, pH of the solution, UV light regions, reusability of the catalyst and electrical 

energy determination, were studied. The mechanism of photocatalytic and photocatalytic ozonation 

processes was addressed in the presence of various reactive oxygen species (ROS). Then, by using 

real water samples provided by Atatürk Üniversity and PaĢapınarı, the performance of 

photocatalytic ozonation process was evaluated. Furthermore, the intermediate products of 

pharmaceuticals generated in the photocatalytic and photocatalytic ozonation processes were 

identified through the GC–MS technique. Modeling of CIP degradation was investigated in the 

aqueous solution by photocatalytic and photocatalytic ozonation processes, using the artificial neural 

network (ANN). Finally, the degradation of a mixture of three pharmaceuticals, namely, MET, CIP 

and APAP, which were quantified simultaneously during the photocatalytic ozonation process, was 

investigated. A central composite design (CCD) was employed to analyze, model and optimize the 

effect of several factors on multiple responses, including MET degradation (Y1), CIP degradation 

(Y2) and APAP degradation (Y3). A multi–response optimization procedure which was based on a 

global desirability of the factors was then utilized to simultaneously maximize the response factors. 

Overall, it was found that AOPs could be a viable method for the treatment of pharmaceuticals 

containing wastewater. 
 

2016, 326 sayfa 
 

Keywords: Advanced oxidation processes, Photocatalyst, Pharmaceuticals, TiO2/MMT 

nanocomposite, Artificial neural network, Multi–response optimization, Central composite design 
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1. GİRİŞ 

Dünyada, farklı sınıflardaki ilaçlar reçeteli veya reçetesiz olarak büyük ölçüde 

tüketilmektedir. Bu farmasötik bileĢikler ateĢ düĢürücü, ağrı kesici, kandaki yağı 

düzenleyiciler, antibiyotikler, antidepresanlar, kemoterapi ajanları ve kontraseptif 

ilaçları içermektedir. Kullanımdan sonra vücutta kısmen metabolize olan ve daha sonra 

idrar ve dıĢkı yolu ile vücuttan dıĢarı atılan bu bileĢikler, kanalizasyon arıtma tesislerine 

ulaĢtıklarında, orda bulunan diğer organik ve inorganik maddelerle birlikte iĢleme tabi 

tutulurlar. Bundan dolayı kanalizasyon arıtma tesislerine gelen ilaç bileĢiklerinin 

bazılarının tamamen uzaklaĢtırılamadığı belirlenmiĢtir (Heberer 2002; Boyd et al. 

2003). Buna bağlı olarak bu bileĢikler birçok ülkede bazı atık su arıtma tesisi atıklarının 

yanı sıra yüzey ve yer altı sularında da bulunabilmektedirler (Ternes 1998; Sacher et al. 

2001; Soulet et al. 2002; Miao et al. 2004). Ayrıca, X–ıĢını kontrast ajanı (radyo 

kontrast olarak da bilinen) gibi tedavi özelliği taĢımayan tıbbi ajanlar ve bazı veteriner 

ilaçları da sucul ortamlarda bulunmaktadır (Ternes and Hirsch 2000; Drewes et al. 

2001; Kümmerer 2001). Bu ilaçlar ve onların metabolitlerinin bazıları her ne kadarda 

bulunduğu su ortamında adsorplanarak ya da biyolojik veya biyolojik olmayan yollarla 

parçalanarak kısmen uzaklaĢtırılsalar bile içme suyu kaynaklarına karıĢabilirler. 

AlıĢılagelmiĢ su arıtma prosesleriyle reçeteli veya reçetesiz ilaçların bazılarının su 

kaynaklarından tamamen uzaklaĢtırılamadığı ortaya koyulmuĢtur (Stackelberg et al. 

2004; Jones et al. 2005). Su ortamlarında bulunduğu gibi, hazır sularda da ilaçların 

sıklıkla bulunmasının çevre ve halk sağlığı üzerindeki potansiyel etkisi gittikçe artan 

tepkilere neden olmuĢtur. Ġlaç kirliliğinden kaynaklanan olumsuz etkilerin bazıları sucul 

zehirlenme, patojenik bakterilerde geliĢim direnci, gen zehirlenmesi ve endokrin 

bozulması Ģeklinde sayılabilir (Arcand-Hoy et al. 1998; Sumpter 1998; Kümmerer 

2004). Bu iz farmasötik bileĢiklerin ve diğer yollarla insan vücuduna giren kimyasal 

bileĢiklerin (Ksenobiyotik bileĢikler) tüketilen içme sularındaki varlığı bir diğer halk 

sağlığı sorunudur. Çünkü su içerek bu bileĢiklerin karıĢımlarının uzun süreli alımının 

potansiyel kronik sağlık etkileri hakkında çok az Ģey bilinmektedir (Kümmerer 2001; 

Stackelberg et al. 2004).  
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Bu nedenle, hastane ve evsel atık sular gibi kaynakların alıcı ortamlara verilmeden önce 

içermiĢ olduğu diğer öncelikli kirleticilerle birlikte ilaç bileĢiklerinin etkin Ģekilde 

uzaklaĢtırılması çevre bilimleri ve mühendislikte gittikçe önemi artan bir konu haline 

gelmiĢtir. Bilinen su ve atık su arıtım prosesleri, bazı dirençli ilaçlara karĢı güvenilir bir 

bariyer olarak etkin değildir ve kalıcı kirlilik problemlerinin kabul edildiği ve 

beklendiği alanlarda ileri arıtım proseslerini tanımlamak gerekir. Bu amaçla, son 

yıllarda ozon ve ozon/hidrojen peroksitle kimyasal oksidasyon (Zwiener and Frimmel 

2000; Ternes et al. 2002), nanofiltrasyon ve ters osmoz gibi membran filtrasyonu 

(Hartig et al. 2001; Heberer et al. 2002; Nghiem et al. 2004; Nghiem et al. 2005), ve 

aktif karbon adsorpsiyonunu içeren çeĢitli ileri arıtım teknolojileri geliĢtirilmiĢtir 

(Hartig et al. 2001; Heberer et al. 2002). Son iki proses oldukça yüksek enerji ve yoğun 

materyal gerektirir (Larsen et al. 2004) ve yalnızca doğal organik maddeler gibi daha az 

ölçüde kirlenmiĢ zemin suyu ve nispeten temiz yüzeylerin arıtımı için uygundur. Bu 

fiziksel prosesler arıtım esnasında harcanan aktif karbon ve membran tarafından tutulan 

atıkların atılmasını gerektirir. Üstelik, aktif karbon adsorpsiyonu özellikle yarıĢmalı 

doğal organik maddelerin varlığında uzaklaĢma mekanizmalarından dolayı (yani, 

hidrofobik etkileĢimler) polar organik bileĢikleri uzaklaĢtırma konusunda sınırlı güce 

sahiptir (Snyder et al. 2003), ve çoğu ilaç bileĢikleri ve metabolitleri polar maddelerdir. 

Öte yandan, ozonlama ve ileri oksidasyon prosesleri (ĠOP) gibi kimyasal oksidasyon 

iĢlemleri zemin ve yüzey sularındaki ilaç bileĢiklerinin arıtımı için uygun bir arıtım 

tercihi olabilir.  

Bu bölümde, sulu ortamdaki ilaç bileĢiklerinin ileri oksidasyonu ve ozonlamasıyla ilgili 

olarak son literatürler incelendi ve reaksiyon derecesi (yani bozunma), reaksiyon 

kinetiği, oksidasyon yan ürünlerinin tanımlanması ve özellikleri ve muhtemel bozunma 

yolu bakımından tartıĢıldı. 

Antibiyotikler, antikonvülsanlar ve antidepresanlar, ateĢ düĢürücü ve non–steroid anti–

inflamatuar ilaçlar, β–blokörler, sitostatik ilaçlar, histamin H2–reseptör antagonistleri, 

hormonlar ve oral kontraseptifler, lipit düzenleyici, ve X–ıĢını kontrast maddeleri de 

dahil olmak üzere dokuz ilaç sınıfı Çizelge 1.1’de verildi. Ġlaçların ve 
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metabolizmalarının kısa bir değerlendirmesi, onların oluĢumu, çevredeki akibetleri, 

insan ve çevre sağlığı üzerine potansiyel etkisi sonraki bölümde verildi. 
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Çizelge 1.1. Ġncelenen farmasötikler. Güncellenerek (Ikehata et al. 2006)'ten uyarlanmıĢtır 

Not: *non–steroidal anti–inflamatuar ilaç 

 

 

Sınıf Alt–Sınıf Kapsanan Farmasötikler 

Antibiyotik 

β–laktam 
Amoksisilin, sefradin, seftriakson, penisilin, penisilin G,  penisilin VK, sultamisilin, 

MMTD, MMTD–Me 

Makrolid Azitromisin, klaritromisin, eritromisin, roksitromisin, linkomisin 

Kinolin Ofloksasin, enrofloksasin, siprofloksasin 

Sülfonamid 
Sülfaklorpridazin, sülfadiazin, sülfadimetoksin, sülfamerazin, sülfametazin,  

sülfametizol, sülfametoksazol, sülfamoksol, sülfapiridin, sülfatiazol, sülfisoksazol 

Diğerleri Karbadoks, spektinomisin, tetrasiklin, trimetoprim, metronidazol 

Antikonvülsan ve antidepresan  Buspiron, karbamazepin, diazepam, primidon 

Antipiretik ve NSAID*  
Diklofenak, ibuprofen, indometazin, naproksen, parasetamol, salisilik asit, mefenamik 

asit, ketoprofen 

β–blokörler  Atenolol, seliprolol, metoprolol, propranolol, sotalol 

Sitostatik ilaçlar 

Alkilleyici 

ajanlar 
Siklofosfamid, ifosfamit, melfalan 

Antrasiklin Aklarubisin,  daunorubisin, doksorubisin, epirubisin, idarubisin, pirarubisin 

Anti–metabolit Azatiyoprin, sitarabin, 5–floroürasil, metotreksat 

Histamin H2–reseptör antagonisti  Simetidin, ranitidin 

Hormon ve oral kontraseptif  17β–Estradiol, östron, 17α–etinilestradiol, dietilstilbestrol 

Lipit düzenleyiciler  Bezafibrat, klofibrik asit, fenofibrik asit, gemfibrozil 

X–ıĢını kontrast ortamı  Diatrizoat, iomeprol, iopamidol, iopentol, iopromid 
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1.1. Temel Bilgi 

1.1.1. İlaçlar ve metabolitleri 

Farmasötik bileĢikler veya medikal ilaçlar tıbbi özelliklere sahip olan kimyasal 

maddelerin bir grubudur. Her ne kadar da modern farmasötik bileĢiklerin çoğu 500 

dalton’dan daha az moleküler ağırlığında küçük organik bileĢikleri içerse de bu 

maddeler hem inorganik hem de organik bileĢikleri içerirler (Lipinski et al. 1997). Bu 

kimyasalların sudaki çözünürlüğü orta düzeyde olup, hem de lipofilik kadar 

biyoelveriĢli ve biyolojik olarak aktiftir. Ġlaçlar evlerde veya hastaneler ya da klinik 

merkezleri gibi sağlık merkezlerinde ya lokal olarak (ör. soluma veya deri uygulaması) 

ya dahili olarak (ör. ağız yoluyla), veya deri üzerinden (ör. enjeksiyon veya infüzyon) 

uygulanmak suretiyle alınırlar. Alımından sonra ilaç molekülleri adsorplanır, dağıtılır, 

metabolize edilir ve son olarak vücuttan dıĢarı atılır. Modern ilaçların çoğu karaciğer ve 

böbrekte metabolize olduktan sonra arzu edilen farmakolojik etkiyi gösterecek Ģekilde 

dizayn edilmiĢlerdir. 

Ġlaç moleküllerinin aĢırısının yaptığı zehir etkisi metabolizmayla giderilir. 

Metabolizmalar fazla ilaç moleküllerinin zehir etkisini enzimatik biyotransformasyonlar 

aracılığıyla giderdiği gibi diğer ksentobiyotiklerin zehrini de giderir ve onları daha polar 

ve daha hidrofilik hale dönüĢtürür (Silverman 2012). Ġlaç metabolizması fonksiyonel 

grupların tanımladığı veya deĢifre olduğu (faz I dönüĢümü) hidroksilasyon, 

epoksidasyon, indirgenme ve hidroliz gibi çeĢitli biyokimyasal reaksiyonlarla baĢlar. 

Daha sonra, glukuronik asit, sülfat, ve amino asitler gibi yüksekçe polar endojen 

moleküller, suda çözünebilir ve idrar ya da safrayla kolayca atılabilir konjugatları (faz II 

dönüĢüm) oluĢturmak için faz I dönüĢümünün ilaç veya metabolitlerine bağlanırlar. 

Sitokrom P–450 gibi, zayıf substrat özelliğine sahip olduklarından metabolize edici 

enzimler için metabolize edilemeyen ve tedavi edici olmayan medikal ilaçlar ve 

ksenobiyotikler gibi bir ilaç grubu da vardır. Bu bileĢikler vücuttan 

biyotransformasyona uğramaksızın yavaĢ bir Ģekilde uzaklaĢtırılabilirler. 
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1.2. Farmasötik Bileşiklerin Doğada Bulunuşu ve Son Durumları 

Son zamanlara kadar doğadaki ilaç bileĢikleri fazla dikkat çekmemiĢtir. Her ne kadarda 

atık su arıtım tesislerinin atıklarında bu bileĢiklerin bulunduğu rapor edilse de 

(Richardson and Bowron 1985), bu bileĢiklerin doğada kolayca biyolojik olarak 

bozunduğu ve onların çoğunun daha önce ifade edildiği gibi insanlarda bir ölçüye kadar 

metabolize olabildiği ve dönüĢtürülebildiği tahmin edilmektedir (Kümmerer 2001; 

Dębska et al. 2004). Bununla birlikte, yapılan son çalıĢmaların çoğunda bu ilaçların su 

ortamındaki kalıcılığı ortaya koyulmuĢtur. Birçok farmasötik bileĢiğin atık su arıtım 

tesislerinin atıklarında görüldüğü gibi, Almanya (Ternes 1998; Hirsch et al. 1999; 

Putschew et al. 2000), Hollanda (Belfroid et al. 1999), Ġsviçre (Soulet et al. 2002), 

Kanada (Ternes et al. 1999; Miao et al. 2004), Brezilya (Ternes et al. 1999), Ġtalya 

(Castiglioni et al. 2004), Ġspanya (Rodrı guez et al. 2003), ve Amerika BirleĢik 

Devletlerinde (Drewes et al. 2001; Kolpin et al. 2002) yerüstü sularında da bulunduğu 

rapor edilmektedir. Buralarda belirlenen bileĢikler antibiyotikler, antikonvülsan, ağrı 

kesicileri, sitostatik ilaçlar, hormonlar, lipit regülatörleri, β–blokör, X–ıĢını kontrast 

ortamı ve antihistaminikler içermektedir. Bu sulardaki ilaç konsantrasyonları ng L
–1

’den 

mg L
–1

’ye kadar değiĢmektedir. Buna ilave olarak, diklofenak, karbamazepin, 

sülfametoksazol ve amidotrizoik asit gibi polar farmasötik bileĢik ve metabolitler yeraltı 

sularında 1 mg L
–1

’ye varan konsantrasyonlarda belirlenmiĢtir (Sacher et al. 2001; 

Cahill et al. 2004; Clara et al. 2004). Sucul ortamda ilaç bileĢiklerinin oluĢumu için 

birkaç muhtemel kaynak ve yol vardır (ġekil 1.1). Ġnsanlar için reçeteli ve reçetesiz 

olarak satılan ilaçlar evlerde tüketilirken diğer bazı reçeteli ilaçlar hastane ve klinikler 

gibi sağlık merkezlerinde tüketilmektedir. Bu ilaçlar kısmen metabolize edilir ve idrar 

ve dıĢkı ile dıĢarı atılarak atık su toplama sistemine giderler (Heberer 2002; H. Jones et 

al. 2005). Günümüzde, yapılması hoĢ görülmese de uygulamada bazı kullanılmayan, 

fazlalık ya da günü geçmiĢ ilaçların tuvaletlere atılması söz konusu olabilmektedir. 

Hastanelerden gelen atık sular ayrı olarak veya belediye atık sularıyla birleĢtirildikten 

sonra atık su arıtım tesislerinde iĢleme tabi tutulabilir. Farmasötiklerin ve insan 

metabolitlerinin bazıları atık sularda bir seri mikrobiyal metabolit ve ana bileĢiklerin bir 

karıĢımını vermek üzere kısmen veya tamamen bozunurlar (Ternes 1998; Drewes et al. 
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2001; Miao et al. 2002; Soulet et al. 2002; H. Jones et al. 2005). Ġbuprofen ve bezafibrat 

gibi bazı ilaçlar biyolojik olarak kısmen parçalanabilirken karbamazepin ve diazepam 

gibi diğer ilaçlar biyolojik olarak parçalanamazlar (Larsen et al. 2004). 

 

Şekil 1.1. Su ortamında farmasötik kirlenme yolları 

Glukuronidler gibi bazı ilaç konjugatlarının ana bileĢiklerin salınmasıyla sonuçlanan 

mikrobiyal bozunmayla parçalanabileceği bilinmektedir (Heberer 2002; H. Jones et al. 

2005). Atık su akıntıları yüzey sularına bırakılabilir veya yeraltına giden sulara 

karıĢabilir. Böylece bileĢiklerin bir karıĢımı sucul çevreye girmiĢ olur. Bazı durumlarda, 

biyolojik olarak arıtılmıĢ belediye suları taĢıma yoluyla kullanım da dahil olmak üzere 

farklı amaçlar için çeĢitli geri kazanılmıĢ suları elde etmek amacıyla daha ileri arıtım 

iĢlemlerine tabi tutulabilir. Kirleticilerin bazıları atık su arıtım prosesleri esnasında atık 

çamura transfer olabilir ve sorpsiyon meydana gelebilir (Larsen et al. 2004). Atık çamur 

aerobik veya anaerobik olarak bakteriler tarafından parçalanabilir, havalandırma ve 

kurutmanın ardından depolanıp yakıt olarak kullanılabilir veya biyoyakıt olarak 

faydalanılabilir. Çamurdaki farmasötik bileĢikler parçalanma esnasında ayrıca 

bozunmaya maruz kalabilir, ancak bu esnada onların bazıları yine de bozunmadan 

kalabilir. Bu bileĢikler yeraltı sularına sızabilir veya toprak uygulamasından sonra 

yüzey sularıyla ikinci bir temizleme iĢlemi sonucunda sucul çevrede ilave kirlilik 
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problemlerine sebep olabilir. Bu nedenle, atık su arıtım prosesleri esnasında ilaçların 

sorpsiyonu çamur yakılmadığı sürece giderim prosesi olarak kabul edilemez (Larsen et 

al. 2004). Ġnsanların kullandığı ilaç ve medikal ajanlara ilave olarak, farmasötik 

bileĢiklerin büyük bir kısmı, özellikle antibiyotikler veterinerlikte tedavi amaçlı olarak, 

hayvancılıkta ve balık çiftliklerinde beslenme katkı maddesi olarak da kullanılmaktadır 

(Halling-Sørensen et al. 1998). ġekil 1.1’den görüldüğü gibi, bu farmasötikler sucul 

çevreye doğrudan (balıklar için beslenme katkısı) veya hayvan gübreleriyle dolaylı 

olarak (büyümeyi destekleyici veya tedavi edici) girerler. Gübrenin toprağa sık sık 

verilmesi, belediye atık çamurlarında olduğu gibi yeraltı ve yer üstü sularında 

kirlenmeye yol açabilir. Ayrıca sucul çevredeki farmasötiklerin kaynakları ilaç 

üretim/formülasyon tesislerinden gelen ve kullanılmamıĢ ilaç atıklarını da içermektedir. 

1.3. İlaçların Çevre ve Halk Sağlığı Üzerine Etkileri 

Daha önceki verilerin yayınlanmasından sonra, sucul çevrenin farmasötik bileĢiklerle 

kirlenmesiyle iliĢkili riskler çevre bilimcileri, mühendisler için olduğu kadar halk 

arasında da endiĢe veren önemli bir sorun haline gelmiĢtir. Ġlaçlar belli bir tedavi 

etkisini göstermek üzere dizayn edilmiĢ kimyasallardır; bundan dolayı çevredeki 

farmasötiklere maruz kalınmasından kaynaklanan belirli çevre ve halk sağlığı riskleri 

tahmin edilebilir. Bunun yanı sıra toprak mikroorganizmaları ve muhtemelen insanlarda 

olduğu kadar, mikroorganizmalar, fitoplankton, bitkiler, kabuklular, balık ve böcekler 

de dahil olmak üzere sulu sistemlerde yaĢayan organizmalar üzerinde 

oluĢturabilecekleri etkileri belirli olan beĢ farmasötik sınıfı vardır (Halling-Sørensen et 

al. 1998; Sumpter 1998; Kümmerer 2001). Bunlar; 

 Sitostatik ajanlar, immünosüpresif ilaçlar, ve kanserojen, mutajenik ve/veya 

embriyotoksik özellikleri açıkça belirli olan bazı genotoksik antibiyotikler, 

 Ġnsan patojenlerini de içeren çevredeki bakterilerde antibiyotik direncinin geliĢmesi 

ve onların mikrobiyal toksitelerinden dolayı insan ve hayvan antibiyotikleri, 

 Yüksek verimlilik ve düĢük etki eĢiği ve endokrin bozulma potansiyeli nedeniyle 

doğal ve sentetik hormonlar, 
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 Biyobozunmaya karĢı direnci, hareketliliği ve çevre ve besinler üzerindeki 

kalıcılığından dolayı iyotlanmıĢ X–ıĢını kontrast ortamı gibi halojenli bileĢikler, 

 Belirli oksidasyon basamaklarında zehir özelliği gösteren ağır metal içeren ilaçlar ve 

tedavi etme özelliği olmayan tıbbi maddeler. 

Buna ek olarak, içme sularında analjezik ve kas gevĢeticiler gibi diğer ilaç türlerinin 

varlığı potansiyel bir halk sağlığı sorunudur. Hazır sularda, konsantrasyonları çok daha 

düĢük olmasına rağmen insanlar için çevredeki farmasötiklere maruz kalmanın baĢlıca 

yolu içme suyu tüketimidir (ġekil 1.1). Ġz farmasötiklere ve onların metabolitlerine 

özellikle biyolojik olarak aktif bileĢiklerin bir karıĢımına maruz kalınması durumunda 

uzun süreli sağlık etkileri henüz tam olarak bilinmediği için, tedbir amaçlı olarak içme 

sularında bu bileĢiklerin varlığından kaçınılmalıdır (Snyder et al. 2003; Jones et al. 

2005). Benzer Ģekilde, su organizmalarının yüzey sularındaki iz farmasötiklere maruz 

kalması henüz tam olarak bilinmeyen ekolojik etkiler yapmaktadır. 

1.4. Sulu Çevredeki İlaç Kirlenmeleri İçin Kontrol Ölçümleri 

ġekil 1.1’de görüldüğü üzere çevrenin farmasötiklerle kirlenmesi için birkaç yol vardır. 

Bu, kirlilik problemlerinin kontrolü için birçok fırsatın var olduğunu ima eder. Bununla 

beraber, bazı araĢtırma gruplarının önerdiği gibi (Larsen et al. 2004; H. Jones et al. 

2005), geleneksel kanalın baĢı ve sonu yaklaĢımı çok pahalı olabilir ve uygun bir tercih 

olmayabilir. Atık su ve katı atıklardaki potansiyel riskli farmasötik bileĢiklerin iĢleme 

tabi tutulması ve primer kaynaklarına yakın değerlerde olacak Ģekilde yüksek ölçüde 

uzaklaĢtırılması arzu edilir. Sucul çevre açısından, insanları ilaçlardan uzak tutmak için, 

atık su arıtımı anahtar basamak olarak kabul edilir. Mevcut sistemler farmasötiklerin bir 

kısmını etkin bir Ģekilde uzaklaĢtıramadığından bu problemi çözmek için bazı 

iyileĢtirme ve modifikasyonlar gereklidir (H. Jones et al. 2005). Örnek olarak, biyolojik 

arıtım proseslerinde katının daha uzun süre alıkonması yavaĢ büyüyen bakteri 

populasyonunun artmasını kolaylaĢtıracak ve inatçı bileĢiklerin uzaklaĢtırılması için 

daha uygun hale gelmesini sağlayacaktır. Bir diğer seçenek ĠOP’nin uygulanmasıdır. Bu 

ileri teknolojiler membran filtrasyon (ters osmoz ve nanofiltrasyon), aktif karbon 
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adsorpsiyonu, ozonlama ve ĠOP’ni içermektedir (Petrović et al. 2003). Etkili olmalarına 

rağmen, bu ileri teknolojilerin neredeyse tümü, özellikle membran prosesleri ve aktif 

karbon adsorpsiyonu, atık su arıtım proseslerine uygulanan enerji ve/veya materyal 

yoğunluğudurlar.  

Biyolojik arıtım prosesinden önce ozonlama veya ĠOP’nin uygulanması daha uygun 

olabilir. Çünkü kimyasal/fotokimyasal oksidasyon, inatçı ksenobiyotikleri çok daha 

biyolojik olarak parçalanabilir ve daha az zehirli hale getirir ve takip eden proseste veya 

çevrede bozunmasını arttırır (Alvares et al. 2001). Ġçme suyu arıtımı insanların tükettiği 

sudaki kirliliklere karĢı savunmanın son sınırıdır. Bu nedenle, iz miktardaki ilaç da dahil 

olmak üzere potansiyel olarak tehlikeli herhangi bir maddeden arınmıĢ olduğundan 

emin olmak için yine de insanların hazır içme suyu kullanmaları gereklidir. Bu özellikle 

Ģu alanlarda gereklidir: (1) Bilinen su kaynakları azdır ve su kaynaklarını desteklemek 

için atık suların geri kazanılması gereklidir; (2) Belediye kanalizasyon arıtma tesisleri 

potansiyel zehirli ilaçların etkin Ģekilde uzaklaĢtırılmasını sağlamaz; ve (3) 

Kanalizasyon arıtma tesisleri, tarım alanları ve ilaç üretim/formülasyon tesisleri gibi 

büyük ölçekli kirlilik kaynakları yakınlarda yer almaktadır. Yukarda sözü edilen ileri 

arıtım teknolojileri tek veya kombine edilerek içme suyu arıtımına da uygulanabilir. 

Buna ek olarak, kaynak ayrımı çevrenin ilaç kirliliği sorununu hafifletmek için önemli 

bir yönetim stratejisidir. Bazı ilaçlar genellikle sağlık merkezlerinde tüketilir, evde 

tüketilmezler. Bu bileĢikler sitostatik ajanlar, bağıĢıklık ilaçları, bazı antibiyotikleri ve 

kontrast maddeleri içerir. Öte yandan, bazı antibiyotikler, hormonlar ve diğer birçok 

reçeteli ve reçetesiz ilaçlar yaygın Ģekilde evlerde tüketilmektedir. Çok kirli ve 

potansiyel olarak çok daha zehirli hastane atık sularının muhtemelen ayrı iĢleme tabi 

tutulması arzu edilir. Ġnsan idrarının diğer evsel atık sulardan ayrılması, besinler ve 

ilaçları da içeren diğer mikro kirleticilere göre su kirliliği kontrolünü iyileĢtirmek için 

cazip bir seçenek olarak göz önüne alınabilir (Larsen et al. 2004). Ksenobiyotik 

bileĢiklerin çoğu polar, suda çözünür metabolitler olarak böbrekler tarafından dıĢarı 

atılır. Ġdrardaki ilaçların ve onların metabolitlerinin seyreltmeden önce arıtımı basit bir 

su matrisi olmasından dolayı birleĢtirilmiĢ atık su (yani, süspanse haldeki katılar ve 

diğer çözünmüĢ organikler gibi etkileĢimlerin yokluğu) ile karĢılaĢtırıldığında maliyeti 
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etkili olabilir. Böyle ozonlama ve ĠOP gibi kimyasal oksidasyon yöntemleri ayrılmıĢ 

idrar için uygun bir arıtım seçeneği olabilir. 

1.5. İleri Oksidasyon Prosesleri (İOP) 

Su; hayatın temellerinden biridir ve kimyasal maddelerden istenmeyen herhangi birinin 

katılımı kimyasal kirliliğe sebep olur ve kullanımını elveriĢsiz hale getirir. Bugünlerde 

dünya öncelikli olarak su kirliliğinin haricinde bir ya da diğer formda çevresel 

kirliliğinin sebep olduğu kansere yakalanma riski içindedir. Su kirliliği, dünya çapında 

büyük bir problemdir. Çoğunlukla, antropojenik faaliyetler bu kirlilikten sorumludur. 

Özel olarak da, atık maddeler düzenli bir uygulama olmaksızın doğrudan ya da dolaylı 

olarak iĢletmelerin yanındaki su kaynaklarına boĢaltılmaktadır. Antropojenik faaliyetler 

hızlı bir Ģekilde artan endüstrileĢmeyi, yeni yapılar dizisini, ulaĢımdaki çok katmanlı 

artıĢları, hava hareketlerini, teknolojideki geliĢmeyi ve artıĢı, yani, nükleer gücü, ilaç 

kullanımını, böcek kimyasallarını, ot öldürücüleri, tarımı ve bunun benzeri olayları 

kapsamaktadır. Bunların tümü, insan geliĢimi ve refahı için en çok talep gören 

faaliyetler olmasının yanı sıra çevredeki karĢıt materyallerin salınımına ve üretimine de 

sebep olur. Böylece tüm çevreyi kirletir ve bu güzel dünyadaki hayatımızı oldukça 

umutsuz bir hale getirir. Bu duruma zamanında müdahale edilmezse dünya üzerindeki 

insanlık var oldukça büyük zararlar veren bir probleme dönüĢecektir. Birçok nehir, 

endüstrilerin ve iç sektörlerin atık suyu ile kirletilmektedir. Bu da suyu kullanım 

kaynağı dıĢında bırakarak suyla ilgili yaĢamsallık için problem yaratmaktadır. Bundan 

dolayı, en zaruri gereklilik su kirliliği problemini çözmektir. Yirmi birinci yüzyıldaki en 

önemli iddia sürekli artan çevre kirliliğine karĢı savaĢmaktır. Düzenli, temiz, sağlıklı ve 

yeĢil bir çevre için, acil olarak oda sıcaklığında güvenli kullanıma sahip, ekonomik ve 

çevre dostu olarak uygulanabilir olabilecek bir yaklaĢım aramaya ihtiyaç duyulmaktadır. 

Bunların ötesinde, uygulamanın temel ihtiyacı hiçbir durumda çevreye zararlı 

olmamasıdır. Bilinen oksidasyon teknolojileri; klor, perasetik asit, permanganat, 

hidrojen peroksit (H2O2) ve ozon gibi çeĢitli yükseltgeyicileri kullanan kirleticilerin 

oksidasyonu veya patojenik kirleticilerin dezenfeksiyonu için mevcut olmasına karĢın, 

ĠOP ya da ileri oksidasyon teknolojileri (ĠOT) olarak adlandırılan kimyasal oksidatif 
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proseslerin diğer bir grubunu içermektedir. ĠOP orijinal olarak ilk defa Glaze ve grubu 

(Glaze et al. 1987) tarafından tanımlanmıĢtır. Bu; ―Su arıtımını etkileyecek yeterli 

miktarda reaktivitesi yüksek radikaller (özellikle hidroksil radikaller) oluĢturan 

oksidasyon prosesleri‖ olarak tanımlanmaktadır. Bu prosesler hemen hemen tüm 

organik kirleticileri parçalayabilecek kapasitedeki proseslerdir. Standart redoks 

potansiyel verisinden, hidroksil radikalinin (2.80 V) bilinen en güçlü yükseltgeyici 

olduğu ikincisinin de florin (3.03 V) olduğu açıktır. Bu sebeple, çözeltide ana 

oksitleyici tür olarak hidroksil radikali mevcut olduğunda organik maddelerin 

birçoğunun tamamen mineralleĢmesi mümkündür. Çizelge 1.2 çeĢitli kimyasalların 

indirgenme potansiyelini gösterir ve florinden sonra hidroksil radikalinin yüksek 

oksidasyon potansiyeline sahip olduğu gözlemlenebilir. Diğer kimyasal oksidasyon 

prosesleri çoğunlukla hedef bileĢenlerin kısmi oksidasyonlarına sebep olarak yeni 

tehlikeli bileĢenlerin oluĢumuna yol açarken ĠOP’nde bunun söz konusu olmaması bir 

avantaj oluĢturmaktadır. ĠOP’nin bir diğer avantajı da çevreye zararlı maddelerin düĢük 

konsantrasyonlarda olması halinde önemsenmeyen miktarlarda kalıntı oluĢturması ve 

uygulamasıdır. 

Çizelge 1.2. Bazı bileĢenlerin indirgeme potansiyelleri 

Bileşen 
E

0
 indirgenme 

(V, 25ºC)* 

Florin (F2) 3.03 

Hidroksil radikal ( OH ) 2.80 

Atomik oksijen (O2) 2.42 

Ozon (O3) 2.07 

Hidrojen peroksit (H2O2) 1.78 

Radikal perhidroksil ( 2HO ) 1.70 

Klorin dioksit (ClO2) 1.57 

Hipokloröz asit (HClO) 1.49 

Klor (Cl2) 1.36 

Brom (Br2) 1.09 

Ġyot (I2) 0.54 

* Potansiyel standart hidrojen elektroduna iĢaret eder. 
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1.5.1. İOP’nin avantajları 

AĢağıdakiler, ĠOP’nin genel olarak tanımlanan avantajlarıdır. (Comninellis et al. 2008; 

Vilhunen and Sillanpää 2010). 

 Seçimsiz parçalama, 

 Ġn situ uygulamalar için uygunluk, 

 Yüksek reaksiyon oranları, 

 Tamamen mineralleĢme ya da daha çok biyolojik olarak parçalanabilen ya da daha az 

zararlı ürünlere dönüĢme, 

 Diğer yöntemlere karĢı dayanıklı dirençli bileĢikleri parçalamadaki etkinlik, 

 Biyolojik ya da diğer kimyasal süreçler gibi diğer süreçlerle öncesinde ya da 

sonrasında arıtım için birleĢtirilebilme,  

 Biyolojik sürecin baĢarısız olduğu durumda yüksek orandaki toksik atıkta baĢarı, 

 Uygun Ģekilde geliĢtirilen metotların ikincil bir atık oluĢturmaması. 

1.5.2. İOP’nin dezavantajları 

 ĠOP bazı sınırlamalar kapsamında belirli atık türlerine uygulanabilir (Rao et al. 

2012): 

 Tamamen mineralleĢmenin gerçekleĢmesi için fazla miktarda enerji ve kimyasal 

oksitleyicinin gerekli olması prosesin maliyetini artırır,  

 Alkalilik ve/veya toplam organik karbonun (TOK) varlığı (doğal organik madde 

içerikli), nitritler ve diğer inorganikler hidroksil radikallerini inhibe edebilir ve ĠOP’nin 

verimini sınırlayabilir ve bazı metotlar yüksek bulanıklıktaki ve renkteki örnekler için 

uygulanabilir değildir, 

 Belirli uygulamalar için, yükseltgeyicilerin aĢırısının etkisiz hale getirilmesi 

gereklidir. 
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1.6. Bazı İleri Oksidasyon Prosesleri 

ĠOP (10’dan fazla) kapsamında birçok teknik mevcut olmasına rağmen, temel ĠOP 

grubu dört tanedir. Bunlar; (1) Fenton ve foto–Fenton, (2) ozonlama, (3) fotokataliz ve 

(4) sonoliz esasına dayalı proseslerdir. Bu oksidasyon prosesleri reaksiyon ortamında in 

situ olarak baĢlıca hidroksil radikalleri olmak üzere birçok türde reaktif serbest 

radikalleri üretebilir. Hidroksil radikali geniĢ bir aralıkta organik molekülleri 

oksitleyebilen seçimsiz bir yükseltgeyicidir. Hidroksil radikallerine ĠOP’nde önem 

kazandıran bazı özellikleri Ģöyle sıralayabiliriz. 

1. Kısa ömürlüdürler, 

2. Kolay oluĢurlar, 

3. Güçlü yükseltgeyicidirler, 

4. Elektrofilik davranıĢ sergilerler, 

5. Doğada her yerde bulunurlar, 

6. Yüksek oranda reaktiftirler, 

7. Seçimsizdirler. 

Hidroksil radikalinin reaktifliği (2.06) florunkine (2.23) yakındır, bunu atomik oksijen 

(1.78), H2O2 (1.31) ve permanganat takip etmektedir. Hidroksil radikalinin yüksek 

redoks potansiyeli onu güçlü bir yükseltgeyici yapmaktadır. Böylece, hidroksil 

radikaller hem etkili olarak oluĢur hem de ekonomik ve çevre dostudur. Atık su arıtımı, 

hidroksil radikalleri kullanılarak gerçekleĢtirilebilir. Hidroksil radikalleri su içinde dört 

farklı Ģekilde reaksiyon gösterebilir: (1) katılma, (2) hidrojen koparma, (3) elektron 

transferi ve (4) radikal etkileĢim (Rao et al. 2012). Atıklar daha küçük ya da daha az 

zararlı parçalara indirgenir ve birçok durumda çevre kirletici maddelerin tamamen 

mineralleĢmesi sağlanır. Oksitleyici reaktif olarak hidroksil radikallerini içeren ĠOP’ni 

kullanarak, dirençli organik kirleticiler bile arzu edilen ölçüde bozundurulabilirler. 

Organik bir atığın tamamen mineralleĢmesi atığın moleküler birleĢimine dayalı olarak 

karbondioksitin (CO2), su ve/veya bazı inorganik iyonların oluĢumuna yol açar (Rao et 

al. 2012). 
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1.6.1. UV/H2O2 prosesleri 

H2O2; atık sularda mevcut olan organik atıkları azaltabilen güçlü bir yükseltgen 

maddedir (Legrini et al. 1993); yine de, daha karmaĢık ve dirençli materyalleri 

oksitlemede tek baĢına H2O2’nin kullanımı etkili değildir. H2O2, diğer reaktiflerle 

birlikte ya da H2O2’yi ayrıĢtırarak hidroksil radikallerini oluĢturan diğer enerji 

kaynaklarıyla birlikte kullanıldığında daha etkindir. H2O2; düĢük konsantrasyonlarda 

kloro organikleri, boyaları, böcek öldürücüleri, fenolleri ve birçok diğer organik 

bileĢenleri içeren atık sularda organik bileĢenleri parçalamak amacıyla oldukça yaygın 

olarak kullanılır. Ultraviyole (UV ıĢını); X ıĢınlarından daha uzun ve görülebilir ıĢından 

daha kısa dalga boyuna sahip elektromanyetik bir ıĢındır. Kimyasal reaksiyonlara sebep 

olabilir fakat iyonize olmayan radyasyon olarak sınıflandırılır. H2O2, UV ıĢınının 

varlığında hidroksil radikalleri oluĢturmak için aĢağıdaki reaksiyona göre ayrıĢır. 

h

2 2H O 2 OH    (1.1) 

UV–vis altında ve bir yükseltgeyici beraberliğinde organik kirleticinin giderimi artar. 

Bu madde hidroksil radikallerini oluĢturabilmek için UV ıĢınlarını absorplamak ve 

suyla reaksiyona girmek zorundadır. Normalde düĢük basınçlı Hg–buharı UV lambaları 

(254 nm) kullanılır. Fakat sonrasında ortamda yeterli hidroksit radikalleri oluĢturmak 

için H2O2’nin yüksek konsantrasyonu gerekir. UV/H2O2 prosesinin verimi fazla değildir 

çünkü H2O2 in aĢırısı hidroksil radikallerini inhibe ederek aktivitesini düĢürür. Bazı ĠOP 

teknolojilerinde, bu sınırlamanın üstesinden gelmek için geniĢ bantlı UV lambaları (orta 

basınç) ve ksenon flaĢ lambaları kullanılır. Bir hidroksil radikali H2O2 ile reaksiyona 

girebilir ve bir dizi reaksiyonun meydana gelebilir. H2O2, hidroksil radikalleri için 

inhibe edici etkiye sahip olduğu gibi, onun düzenleyici ve sürükleyici etkisinin olduğu 

da bilinmektedir (Glaze et al. 1987). H2O2, bir yandan UV–vis altında OH  

radikallerini oluĢtururken, diğer yandan OH  radikalleri ile reaksiyona girerek 

hidroperoksil ( 2HO ) radikallerini oluĢturur (Crittenden et al. 1999). Yüksek 

konsantrasyonlardaki H2O2’nin hidroksil radikallerini inhibe etmesi, OH radikalleri 
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oluĢumunu engeller böylece de H2O2’nin yükseltgeme kapasitesi azalır. Hidroksil ve 

hidroperoksil radikalleri organik bileĢenleri parçalamak için saldırabilir. Hidroperoksil 

radikalleri hidroksil radikallerinkiyle (2.80 eV) karĢılaĢtırıldığında nispeten daha düĢük 

indirgeme potansiyeline (1.7 eV) sahiptirler. Sonuç olarak, hidroperoksil radikal 

oluĢumu ĠOP’nde çok önemli basamak değildir. Bir hidroperoksil radikalinin düĢük 

indirgeme potansiyeli, onun suda kararsızlığını gösterir ve organik bileĢenleri 

parçalamadan ziyade disproporsiyonu tercih ettiğini gösterir. Öte yandan, hidroperoksil 

radikalinin dayanıklılığı kullanılan çözücünün niteliğine göre fazla değiĢim göstermez 

(ġekil 1.2). Oksitleyici tür olarak hidroksil radikallerinin katılımı, onların inhibitörlerini 

kullanmak suretiyle doğrulanmıĢtır. H2O2 baĢlangıç konsantrasyonunda belirli bir 

(maksimum) değere kadar artıĢ atıkların bozunma oranını arttırır fakat daha yüksek 

H2O2 konsantrasyon düzeylerine ulaĢtığında bu oran düĢer. Bozunma oranındaki bu 

düĢüĢ, hidroksil radikallerinin organik substratlar ile reaksiyon vermek yerine, H2O2’nin 

aĢırısıyla 2HO  radikalleri oluĢturmak üzere reaksiyonu tercih etmeleridir (Rao et al. 

2012). Bu prosesi (H2O2/UV) kullanmanın temel avantajları (1) H2O2’in (yükseltgeyici) 

suda tamamen çözünür olması, (2) kütle transferinde sınırlama olmaması, (3) hidroksil 

radikallerinin etkili bir kaynağı olması ve (4) Arıtım iĢleminden sonra bir ayırma 

sürecine ihtiyaç duyulmamasıdır (Gogate and Pandit 2004; Litter 2005). Bozunma oranı 

pH’ya da bağlıdır. pH arttıkça, bozunma oranında bir artıĢ olur, fakat optimum pH 

değerine ulaĢtıktan sonra bozunma oranı azalmaya baĢlar. pH’daki artıĢ hidroperoksit 

anyon oluĢumunu ( 2HO ) ve dolayısıyla hidroksil radikali üretimini artıracaktır. 2HO

’nin molar tükenme katsayısı H2O2’inkinden (Beltrán et al. 1996) yüksek olduğu için, 

H2O2 (Buxton and Elliot 1986; Rao et al. 2012) ile karĢılaĢtırıldığında OH  radikalleri 

ile 2HO  iyonlarının reaksiyon oranı daha yüksektir. Yüksek alkali pH değerinde, 

bozunma ürünü CO2 sudaki 2

3CO  ve 3HCO
 iyonlarına kolayca dönüĢtürülür. Bu 

iyonlar 2HO , 2

3CO   ve 3HCO ’de hidroksil radikalleri üzerinde inhibitör etkisi yapar ve 

OH  radikalinin inhibisyon oranı çözücünün artan pH oranı ile hızlıca artar. (1.2–1.5 

Reaksiyonları)  

2 2 2H O HO H     (1.2) 
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2 2HO OH HO OH        (1.3) 

2

3 3CO OH CO OH        (1.4) 

3 3 2HCO OH CO H O       (1.5) 

Aktif oksitleyici türlerin maruz kaldığı bu inhibitör problemlerinin üstesinden gelmek 

için, çözücünün pH’ı düĢürülerek karbonat ve bikarbonat iyonlarının karbonik asit 

formunda kalması sağlanır. Bu koĢullar altında, 2HO  oluĢumu da görüntülenir. 

 

Şekil 1.2. H2O2 bozunmasında farklı prosesler 

1.6.2. Fenton ve foto–Fenton prosesleri 

Bu reaktifin faydaları aĢağıdaki gibidir: 

1. Bu yöntem; geniĢ bir aralıktaki kirletici türlerini biyolojik olarak parçalanabilen ya da 

hemen hemen zararsız ürünlere dönüĢtürebilir. 

2. Kalan (artık) reaktif tehlikeli olmadığından doğada çevre dostudur. 

3. Maliyeti uygundur. 
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Fenton (Fenton 1894), H2O2 çözeltisi ve asitli ortamda demir iyonlarının oldukça 

yüksek oranda yükseltgeme gücüne sahip olduğunu ve Fenton reaktifi kullanarak zehirli 

organik bileĢikleri parçalama iĢleminin 1960’ların baĢlarında yapıldığını rapor 

etmektedir. Fenton reaksiyonunun, reaksiyon mekanizması üzerindeki tartıĢmalı 

hikayesi sonrası, klasik Fenton reaksiyonu Haber ve Weiss (Haber and Weiss 1934) 

tarafından yorumlanmıĢtır. Bu reaksiyon, H2O2 ve demir (Fe
2+

) iyonlarının asidik 

ortamda H2O2’yi hidroksil iyonu ve hidroksil radikaline ve Fe
2+

’yi Fe
3+

’e yükseltgediği 

reaksiyon olup aĢağıdaki reaksiyona göre yürümektedir (1.6 Reaksiyonu): 

2 3

2 2Fe H O Fe OH OH         (1.6) 

Bossmann ve grubu (Bossmann et al. 1998), Fe
2+

 ve Fe
3+

 türlerinin H2O2 

mevcudiyetinde [Fe(OH)(H2O2)(H2O)4]
+
 ve [Fe(OH)(H2O)5]

2+
 komplekslerini oluĢturan 

[Fe(OH)(H2O)5]
n+

 sulu kompleksine karĢılık geldiğini rapor etmektedir. OluĢturulan 

Fe
3+

 iyonları, H2O2 (Walling and Weil 1974) ile reaksiyona girerek hidroperoksil 

radikallerinin ( 2HO ) oluĢumu üzerinden tekrar Fe
2+

 iyonlarına indirgenebilir. Fe
3+

 

iyonları da Fe
2+

 iyonlarına indirgenmek için •

2 HO  ile reaksiyona girerler. (1.7–1.9 

Reaksiyonları). 

2 3

2 2Fe H O Fe OH OH         (1.7) 

3 2

2 2 2Fe H O [Fe...OOH] Fe HO H          (1.8) 

3 2

2 2Fe HO Fe H O         (1.9) 

Safarzadeh–Amiri ve grubu (Safarzadeh-Amiri et al. 1997) ve Wang (Wang 2008) Fe
3+

 

kullanıldığında baĢlangıç bozunma oranının Fe
2+

’ye göre düĢük olduğunu 

gözlemlemiĢlerdir. Su dıĢında ıĢık ve herhangi bir kompleks ligandın olmaması 

durumunda, asidik çözelti ortamında H2O2’nin ayrıĢma mekanizması hidroperoksil ve 

hidroksil radikallerinin oluĢumunu içerir. Çok düĢük pH’da (<2.5), [Fe(H2O)6]
2+

 benzeri 

kompleksler oluĢturulur fakat bunlar [Fe(OH)(H2O)5]
+
 kıyasla H2O2 ile oldukça yavaĢ 
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reaksiyona girerler ve bu Ģekilde az miktarda hidroksil radikallerini oluĢturarak 

bozunma veriminin azalmasına yol açarlar (De Laat and Gallard 1999). Diğer taraftan, 

yüksek pH değerlerinde (>2.5) Fe
2+

 ve Fe
3+

 iyonları hidroksitleri halinde çökerler. Bu 

hidroksitler H2O2 ile reaksiyona girmez ve buna bağlı olarak da Fenton reaksiyonundan 

bahsedilemez. H2O2 konsantrasyonu Fe
2+

 iyonlarından daha düĢükse, hidroksil 

radikalleri Fe
2+

 iyonlarının aĢırısıyla reaksiyona girebilir ve sonuç olarak hidroksil 

radikallerinin organik substratlara saldırısı azalır (Neyens and Baeyens 2003) (1.10 

Reaksiyonu). 

2 3Fe OH Fe OH       (1.10) 

Fenton reaksiyonu tek baĢına organik bileĢenlerin bir çoğunu parçalama ve bunları etkili 

bir biçimde mineralize etme kapasitesine sahip değildir. Fenton reaksiyonu, çözeltide 

mevcut olan Fe
2+

 iyonlarının tamamının Fe
3+

 iyonlarına yükseltgenmesiyle durur. 

Böylece, hidroksil radikallerinin oluĢumu da durdurulduğundan organik kirleticilerin 

daha ileri boyutta parçalanması da durdurulmuĢ olur. Fenton reaksiyon oranının 

çözeltinin UV/görünür ıĢık ile ıĢınlandırılması durumunda katlanarak arttırılabileceği 

rapor edilmiĢtir. Homojen fotodestekli reaksiyonun bu türü foto–Fenton reaksiyonu 

olarak adlandırılır. Foto–Fenton reaksiyonunun temel avantajı 600 nm’ye kadar ıĢın 

dalga boylarının beraberliğinde yapılıyor olmasıdır. Bu sebeple, bu reaksiyon güneĢ 

ıĢınlarının büyük bir kısmını faydalı hale getirebilir. Bu reaksiyon süresince, Fe
3+

 

iyonları sistemde toplanmaz ve Fe
2+

 iyonları yeniden oluĢturulur, böylece Fenton 

reaksiyonundaki gibi reaksiyon durmaz (1.11 Reaksiyonu). 

h3 2

2Fe H O Fe OH H         (1.11) 

Dolayısıyla, bu durumda daha fazla hidroksil radikal oluĢturulur. H2O2 ilavesinin, 

özellikle yüksek orandaki H2O2 konsantrasyonlarında iletkenlik bandı elektronlarıyla ya 

da süperoksit radikalleriyle reaksiyon vererek elektron–boĢluk (e
–
/h

+
) 

rekombinasyonunu engellemesi, dolayısıyla daha fazla hidroksil radikali oluĢumuna 
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imkan vermesi nedeniyle fotokatalitik reaksiyonları artırdığı bilinmektedir (Litter 1999; 

Fujishima et al. 2000). (1.12 ve 1.13 Reaksiyonları). 

2 2H O e OH OH       (1.12) 

2 2 2 2O H O O OH OH         (1.13) 

Faust ve Hoigne (Faust and Hoigné 1990), asidik ortamda (pH 2.5 ve 5 arasında) foto–

Fenton prosesinde baskın türlerin demir kompleks bileĢiği [Fe(OH)]
2+

 olduğunu 

belirtmiĢlerdir. Bu, [Fe(OH)(H2O)5]
2+

 sulu kompleks bileĢiğinin basitleĢtirilmiĢ bir 

gösterimidir. Bu kompleks bileĢiğin fotolizi daha fazla hidroksil radikali oluĢumunu 

sağlar. Yeni oluĢturulan Fe
2+

 iyonları H2O2 ile tekrar reaksiyona girer ikinci bir hidroksil 

radikali ve Fe
3+

 iyonu oluĢturur ve bu durumda, bu proses doğada bir devinim kazanır. 

Reaksiyon ortamında, [Fe2(OH)2]
4+

 ve [Fe(OH)]
2+

 gibi hidroksil radikalleri oluĢturan 

diğer fotoreaktif türler de bulunmaktadır (ġekil 1.3). 

 

Şekil 1.3. Foto–Fenton prosesi 
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Şekil 1.4. Fenton ve foto–Fenton reaksiyonlarındaki farklar 

Böylelikle, yeniden oluĢturulan Fe
2+

 iyonlarıyla çözeltideki H2O2’nin reaksiyonu 

aracılığıyla daha fazla hidroksil radikali oluĢturulur. IĢık radyasyonunun kullanımı, 

karanlık Fenton reaksiyonu ile karĢılaĢtırıldığında gereken Fe
2+

 iyonu konsantrasyonunu 

önemli ölçüde azaldığı görülür. Foto–Fenton prosesi, protonlar oluĢtukça ortamın 

pH’ının azalmasına sebep olur (ġekil 1.4). Fenton ve foto–Fenton reaksiyonları, 

yalnızca H2O2 ve Fe
2+

 iyonlarının konsantrasyonuna değil aynı zamanda ortamın 

pH’sına da bağlıdır. 

1.6.3. Elektro–Fenton ve fotoelektro–Fenton prosesleri 

Farklı dolaylı elektro oksidasyon yöntemleri de organik kirleticilerin bozundurulması 

için araĢtırılmıĢtır (Guinea et al. 2008; Sirés et al. 2010). Bu çevreye zararsız ve temiz 

elektrokimyasal tekniklerde, farklı katotlardaki O2’nin asidik ortamda iki elektron alarak 

indirgenmesi sonucu kirli çözeltide sürekli H2O2 oluĢturulur (1.14 Reaksiyonu). 

2 2 2O 2H 2e H O      (1.14) 

Elektro–Fenton metodunda, asidik ortamda Pt anot ve Fe
2+

 kullanılır. Organik 

kirleticiler suyun oksidasyonu sonucunda oluĢan ve Pt anot yüzeyinde adsorplanan 

hidroksil radikallerinin yanı sıra, H2O2’nin Fe
2+

 iyonları tarafından ayrıĢtırılması sonucu 
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oluĢan hidroksil radikalleriyle etkin bir Ģekilde bozundurulurlar (Comninellis and 

Pulgarin 1993) (1.15 Reaksiyonu). 

2 adsH O OH H e        (1.15) 

Tüm bunlara karĢın, elektron–Fenton kullanımı ile ilgili hala problemler bulunmaktadır. 

Bu problemler (1) Oksijenin sudaki düĢük çözünürlüğünden dolayı H2O2 üretiminin 

oldukça yavaĢ olması (Savall 1995) ve (2) akım veriminin de düĢük olması (pH’da<2.9) 

(Pignatello et al. 2006). Bu olay, hala bir problem olan Fe(OH)3 çamur oluĢumundan 

kaynaklanmaktadır. Elektro–Fenton metotlarının verimi, ıĢınlanma ile arttırılabilir ve bu 

metotlar, atık su kalıntıları için kullanılabilir. Bu tür sistemler, fotoelektro–Fenton 

prosesleri (Sirés et al. 2007; Guinea et al. 2008; de Luna et al. 2012) olarak adlandırılır. 

Elektro–Fenton prosesinde, çözeltiye Fe
2+

 eklenir ve kirleticiler hidroksil radikalleri 

aracılığıyla bozundurulabilir. Fakat fotoelektro–Fenton yönteminde, çözeltinin aynı 

anda ıĢınlanması Fe
2+

 iyonlarının yeniden oluĢumunu kolaylaĢtıracağı için kirleticinin 

mineralleĢtirme oranını hızlandırır. Sirés ve grubu (Sirés et al. 2006) katalizör olarak 

Fe
2+

’nin mevcudiyetinde elektromekanik olarak parasetamolün (bir antipiretik) 

bozundurulduğunu rapor etmiĢlerdir. 

1.6.4. UV–vis/ferri–oksalat/H2O2 prosesleri 

Yakın UV (300–400 nm) hatta görünebilir ıĢıkla (>400 nm) OH  radikallerini 

oluĢturabilen ĠOP’nin geliĢtirilmesi gerekir; böylece organik kirleticilerin 

bozundurulması için güneĢ ıĢığından faydalanılan bir sistem oluĢturulabilir (Alalm et al. 

2015). Homojen güneĢ foto–Fenton reaksiyonu ekonomik olmasının yanı sıra en çok 

çevre dostu olanlardan biridir. Fakat bu durumda, sadece 350 nm altındaki fotonlar 

H2O2 tarafından kullanılır. H2O2 güneĢ ıĢınlarının sadece %3 kadarlık çok küçük bir 

kısmını kullanırken, ıĢığa duyarlı kompleks olan ferri–oksalat, 450 nm’ye ulaĢan 

aralıktaki güneĢ spektrumunun büyük bir fraksiyonunu, yani hemen hemen diğerinden 

altı kat fazla (%18) güneĢ ıĢınını kullanarak faydalı hale getirir. Böylelikle, güneĢ foto–

Fenton prosesinin oksidasyon kapasitesi de arttırılır (Bauer et al. 1999; Malato 
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Rodrı guez et al. 2004). Ferri–oksalatın fotolizi, daha fazla H2O2’yi, bağlı olarak organik 

kirleticinin bozunmasını sağlayan daha fazla hidroksil radikalini üretir. UV/H2O2 ile su 

arıtımı, UV fotonlarının H2O2 tarafından daha zayıf absorpsiyonuna bağlı olarak daha az 

etkiye sahiptir fakat burada UV–vis/ferri–oksalat/H2O2 prosesi daha faydalıdır. Ferri–

oksalat, oldukça yüksek molar absorpsiyon katsayısıyla uzun dalga boylu ıĢınları güçlü 

bir Ģekilde absorplar. Daha iyi kuantum verimine sahip hidroksil radikalleri oluĢturur; 

ancak kuantum verimi farklı ligandlarla değiĢim gösterir. Ferri–oksalat foto–Fenton 

reaksiyonlarında kullanılmıĢtır, fakat Fe
2+ 

iyonu baĢlangıç prosesli ferri–oksalat destekli 

foto–Fenton sistemi üzerine çok az çalıĢma yapılmıĢtır. Demir(II) sülfat kullanımı, 

karĢılık gelen demir(III) tuzlarına göre daha az korosif, ucuz ve nispeten daha 

çözünebilir olduğu için, avantajlıdır. Demir(II) iyonları H2O2 mevcudiyetinde hızlı bir 

Ģekilde demir(III) iyonlarına dönüĢtürülür ve organik kirleticilerin bozundurulması 

ferri–oksalat tarafından katalize edilir.  

3–4’ten daha düĢük pH değerlerinde fotoaktivitesi yüksek olan temel türler [Fe(C2O4)2]
−
 

ve [Fe(C2O4)3]
3−

’dır. UV ıĢınları altında, Fe
3+

 iyonları Fe
2+

’ye dönüĢecek ve daha fazla 

•
OH radikalleri üretilecektir. 4–5’ten yüksek pH değerlerinde, nispeten daha az fotoaktif 

olan temel türler [Fe(C2O4)]
+
 ve [Fe(C2O4)]

+
’dır. Bu pH değerinin üzerinde, kompleks 

bileĢiği koagüle olarak katalizörün verimini düĢürecektir (Li et al. 2007). 

1.6.5. Ozon kullanan prosesler 

Ozon (O3), oksidasyon potansiyeli H2O2’ninkinden daha fazla olan (∼1.2 kat) güçlü bir 

yükseltgeyicidir ve sudaki çözünürlüğü saf oksijenden hemen hemen 10 kat daha 

fazladır. Bu sebeple, organik kirleticilerin bozundurulmasında kullanılabilir. Organik 

kirleticilerle reaksiyona girer ve sonunda onları oksijene ayrıĢtırır. Ozon, doğrudan ya 

da dolaylı olarak hidroksil radikallerinin oluĢumu ile organik kirleticileri oksitleyebilir.  
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1.6.5.a. Ozon/UV prosesleri 

Sulu ozon fotolizi gaz–faz reaksiyonunda olduğu gibi doğrudan hidroksil radikalleri 

üretir, fakat asetik asit çözeltisinde 254 nm’deki ozonun fotolizi H2O2 üretimine yol 

açar. 254 nm’de O3’un tükenme katsayısı H2O2’inkinden 150 kattan daha fazla 

olduğundan suda organik kirleticilerin oksidatif bozunması için etkin Ģekilde 

kullanılabilir. Ozon molekülleri tarafından her foton için iki hidroksil radikali 

üretilirken, H2O2 tarafından foton baĢına 0.09 hidroksil radikali oluĢturulur (Glaze et al. 

1987). Sulu ozon fotolizi müteakiben hidroksil radikalleri de üreten H2O2’i oluĢturur. 

Bunlar, organik bileĢenlerin bozundurulmasından sorumlu aktif türlerdir. Oksidasyon 

tamamlandıktan sonra, çözeltideki ara ürünlerden bazıları zehirli olabilir hatta bazen 

baĢlangıç bileĢenlerinden bile daha zehirli olabilirler. Bu nedenle, tam oksidasyon UV 

ıĢını altında O3 ile desteklenerek gerçekleĢtirilmelidir. Böylece, O3/UV prosesi ile 

hidroksil radikalleriyle reaksiyonun yanı sıra UV ıĢınlarının absorpsiyonu ile organik 

kirleticiler çok daha etkin bir Ģekilde bozundurulabilir (Skoumal et al. 2006; Chang et 

al. 2012). 

1.6.5.b. O3/H2O2 prosesleri (Perokson) 

Perokson, ozon ve H2O2’nin kombinasyonudur ve ĠOP gibi kirlenmiĢ toprakların, yeraltı 

suyunun ve atık suların arıtımında kullanılabilecek yeni bir prosestir. Bu proseste, 

çözeltide oluĢturulan yüksek reaktif türler (hidroksil radikalleri) organik kirleticilerin 

oksidasyonundan sorumludurlar. O3 ve H2O2’nin karıĢtırılmasıyla kompleks oluĢumu 

Engdahl ve Nelander tarafından gösterilmiĢtir (Engdahl and Nelander 2002) ve bu 

kompleks ara ürün perokson sürecine dahil olabilir. Hidrojen peroksidin ozona 

eklenmesi OH  radikallerinin oluĢumu ile sonuçlanan ozonun ayrıĢma sirkülasyonunu 

baĢlatabilir (Reisz et al. 2003). 

2 2 2 2H O H O H     (1.16) 

2 3 2 3HO O HO O       (1.17) 
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Reaksiyon yukarıda açıklanan dolaylı yol üzerinden devam eder ve OH  radikalleri 

üretilir (Hoigne 1984). Farklı reaksiyon adımlarının kombinasyonu iki ozon 

molekülünün iki OH  radikali oluĢturduğunu gösterir.  

3 2 2 22O H O 2 OH 3O     (1.18) 

Atrazinin bozundurulma çalıĢmaları, en iyi arıtımın tek baĢına ozonun kullanılmasından 

ziyade hidrojen peroksitle birleĢtirilmesi sonucu gerçekleĢtiğini ortaya koymuĢtur 

(Paillard et al. 1988). Optimum H2O2/O3 kütle oranı 0.35’ten 0.45’e kadar olan oran 

olarak bulunmuĢtur. Prosesin performansı; ozon dozuna, temas süresine, suyun 

alkalitesine bağlıdır. Bu sistem, ozonun oksidatif reaksiyonu sonrası art arda H2O2 

eklenmesiyle daha iyi bir performans gösterir. (Duguet et al. 1985). Böylece 

birleĢtirilmiĢ sistem prosesi, seçimsiz serbest radikal saldırısına dönüĢmeden önce 

seçimli moleküler ozonun tüm avantajını elde eder. pH’daki artıĢ, ozonun sudaki 

dekompozisyonunu dolayısıyla oluĢan OH  radikali miktarını artırır. pH 10’da ozonun 

sudaki yarı ömrü 1 dk’dan daha azdır. Organik türlerin yükseltgenmesi, moleküler ozon 

reaksiyonları ve OH  radikali ile reaksiyonların bir kombinasyonuna bağlı olarak 

meydana gelebilir. Hidroksit iyonları ve ozon arasındaki reaksiyonla süper–oksit anyon 

radikali, 2O  ve hidroperoksil radikali, 2HO  oluĢturulur. O3 ile reaksiyona giren 2O  

sonrasında ani bir Ģekilde OH  radikalini ayrıĢtıran ozonit anyon radikal 3O  

oluĢumuna sebep olur. Kısaca, üç ozon molekülü iki OH  radikali üretir (Huber et al. 

2003). 

3 23O OH H 2 OH 4O        (1.19) 

1.7. Fotokataliz 

Fotokataliz, katalizör varlığında hızlandırılan fotoindüklenmiĢ reaksiyon olarak 

tanımlanabilir (Mills and Le Hunte 1997). Yarı iletken bir fotokatalizör (TiO2, ZnO, 
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WO3, CdS, vs.) bant aralığı enerjisinden daha büyük ya da buna denk enerjiyle 

ıĢınlanırsa, değerlik bandındaki elektronlar uyarılarak iletkenlik bandına geçerler. Bu 

olay, değerlik bandında pozitif yüklü boĢlukların oluĢumuna, yani yük ayrımına yol 

açar. (Carp et al. 2004). FotoüretilmiĢ elektronlar; katalizör yüzeyinde adsorplanmıĢ 

veya suda çözünmüĢ O2 gibi elektron alıcılarıyla reaksiyona girerek 2O  radikallerini 

oluĢtururlar (Konstantinou and Albanis 2004). FotoüretilmiĢ boĢluklar ise OH  

radikallerini oluĢturmak üzere OH  ya da H2O ile reaksiyona girerler (Akpan and 

Hameed 2009). Bu aktif radikaller, organik bileĢenlerin ayrıĢmasından sorumludur 

(ġekil 1.5). Fotokatalizörler de adsorplanmıĢ iki molekül arasında yük transferi için 

aracılık yaparak fotokatalik reaksiyonu arttırırlar. Fotokatalizörler, bir elektron alarak ya 

da yükü diğer substrata transfer ederek uyarılmıĢ durumdan kurtulurlar (Mohamed et al. 

2012). Fotokatalizörün verimi, yük rekombinasyonunun ne derece önlendiği ile 

iliĢkilidir (Van Gerven et al. 2007). 

 

Şekil 1.5. Fotokatalizör prensibi 

Çevresel iyileĢtirme için fotokatalizör kullanımına oldukça fazla ilgi duyulmaktadır. 

AĢağıdaki zincir reaksiyonlar büyük ölçüde kabul edilmektedir (Gaya and Abdullah 

2008). 
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Fotouyarılma; 

2 VB CBTiO h e     (1.20) 

2H O h OH H       (1.21) 

Oksijenin iyonlaĢması:  

2 2e O O     (1.22) 

2H O OH H     (1.23) 

Süperoksitlerin protonasyonu; 

2O H HOO      (1.24) 

Reaksiyon 1.22’de oluĢturulan hidroperoksil radikali de O2 gibi inhibe etme etkisi 

gösterdiğinden fotoüretilen boĢluğun o Ģekilde kalma süresi uzar. 

2HOO e HO      (1.25) 

2 2HOO H H O     (1.26) 

Eğer ortamda yeterli miktarda elektron inhibitörü yoksa, yüzeye tutunmuĢ e
–
/h

+ 

(değerlik bandında veya tutulmuĢ olan) arasında tekrardan birleĢme meydana gelir ve 

girdi enerjisi ısı olarak atılır. 

TR VB TR CBe h (h ) e ısı        (1.27) 
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Oksijenin, süperoksitleri ( 2O ) oluĢturmak üzere elektronları inhibe etmede yeterli 

olmaması halinde, ıĢıkla uyarılmıĢ yarı iletken fotokatalizörün yüzeyinde hem 

yükseltgenme hem de indirgenme meydana gelebilir. Arkasından, hidroperoksil 

radikalleri ( 2HO ) ve sonrasında da H2O2’i oluĢturur. Fotokatalitik bozunma 

reaksiyonlarında suyun varlığı esastır. IĢık boĢlukları doğrudan ya da boĢluklar ve su 

arasında reaksiyonla oluĢan OH  radikalleriyle organik bileĢenleri yükseltger. 

2R H OH R H O       (1.28) 

R h R Bozunm ürünlera i       (1.29) 

Fotokataliz, yarı iletkenin partikül boyutu özellikle 100 nm altında olduğunda daima 

etkilenir. Bu sonuç, radyoaktif olmayan enerji transferinin baskılanması ve yük 

taĢıyıcılarının aktivitelerinin artmasına atfedilebilir. TiO2’nin anataz formu fotoaktiflik 

ve fotostabilitenin birleĢmesini sağlayan en iyi adaydır. 

1.8. Sonoliz 

Sonokimya, temel olarak kimyasal sistemler üzerinde ultrasonun kimyasal sistemler 

üzerine etkisinin anlaĢılması ve kimyasal reaksiyon ve proseslerde uygulamaları ile 

ilgilenir. Ultrasonik dalgalar mükemmel fiziksel özelliklere ve insanın iĢitme 

aralığından yani 20 kHz’den daha yüksek frekansa değerine sahiptir. Sonik dalgaların 

fiziksel ve biyolojik etkilerini ilk olarak Wood ve Loomis (Wood and Loomis 1927) 

açıkladılar. Ultrason dalgalarının kullanımının bazı kirleticileri parçalamak için 

kavitasyon oluĢumunu tetiklemesi çevresel sonokimyanın ortaya çıkmasına yol açmıĢtır. 

Çevre iyileĢtirmelerinde sonokimyanın bu uygulaması, diğer alıĢılagelmiĢ metotlarda 

gerekli olan kimyasal ihtiyacını azalttığı için temiz enerji kaynağı olarak yerini almıĢtır. 

Suyun sonolizi, faz sıkıĢması sırasında oluĢan boĢluklarda mevcut bulunan su buharının 

termal olarak ayrıĢmasıyla H
 ve OH ’i verir. Suyun sonolizi esnasında hidroksil 
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radikalleri ve hidrojen atomları aracılığıyla H2O2 ve H2(g) üretilir. (1.30–1.35 

Reaksiyonları). 

2 )))
H O H OH 


    (1.30) 

2H H H     (1.31) 

ads aq 2 2(aq)OH OH H O     (1.32) 

2 2H O HO     (1.33) 

2 2 2HO H H O     (1.34) 

2 2 2 2 2HO HO H O O       (1.35) 

OH  ve H  radikalleri çok kısa ömürlüdür ve bunun sonucu olarak kısa ömürlü 

radikalleri diğerlerine kısmen dayanıklı nitroksit radikallerine dönüĢtüren nitro gruplu 

(spin yakalayıcı) spin tuzaklarıyla tayin edilirler. Sıvıya ultrasonik dalgaların 

verilmesiyle baloncuklar oluĢur. Bu kabarcıklar salınım ve ses dalgasının yayılması 

aĢamasında biraz daha büyürler Diğer yandan, ses dalgasının sıkıĢtırması esnasında 

büzülme meydana gelir. Belirli Ģartlar altında, bu kabarcıklar anlık süperkritik su 

oluĢturup, çok yüksek bir basınç ve ısı üretimi ile sonuçlanan, sert bir çökmeye maruz 

kalabilirler. Bu proses, kavitasyon olarak adlandırılır. BaĢka bir deyiĢle, kavitasyon sıvı 

içinde kabarcıkların oluĢumu, büyümesi ve çöküĢüdür. Kavitasyon, difüzlenen ses 

enerjisini konsantre etmeye yarar, ve bunun yol açtığı sıra dıĢı Ģartlar altında çözünmüĢ 

oksijen ve su molekülleri H  atomları ve OH  radikallerine açılır. Bu hidroksil 

radikallerden çeĢitli organik kirleticilerin bozunmasında faydalanılabilir.  

Kimyasal bir bileĢiğin katalitik aktivitesini arttırmak veya iyileĢtirmek için ses 

dalgalarının kullanımı sonokataliz olarak adlandırılır. Kimyasal kataliz hız arttırmada 
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potansiyel bir yoldur. Sonikasyon etkileri çoğunlukla sıvılarda ultrasonik kavitasyon ile 

oluĢturulur ve bu yüzden en azından bir reaktif, sıvı fazla bulunmalıdır. Bu; birçok 

kimyasalın reaktivitesini arttıran, moleküler ayrıĢmaya katkıda bulunan, yüksek ısı ve 

basıncın yanında kısa sürede yüksek derecede reaktif türleri oluĢturur. Ultrasonik 

irradyasyon, örneğin, ince boyutlu partikülleri agrega etmede olduğu gibi, katalizör 

hazırlamada da kullanılabilir. Heterojen katalizde, katalizör ve reaktif farklı fazlardadır. 

Heterojen kataliz, ayıraç ve katalizör sadece burada mevcut olduğundan faz sınırı ile 

sınırlandırılmıĢtır. Ultrason; katıların etkili dispersiyonu ve sıvıların iyi bir Ģekilde 

emülsifikasyonu için birçok proseste kullanılır. 

1.9. Sonofotokataliz 

Sonolüminesans ve ―sıcak bölge‖ normalde ultrasonun doğal nitelikleri olarak 

düĢünülür ve bir katalizör varlığında sulu çözeltideki organik kirleticilerin sonokatalitik 

bozunma olayını açıklamak için kullanılır. Ultrasonik radyasyon nispeten geniĢ bir 

dalga boyu aralığında ıĢık üretimi ile sonuçlanabilir. 375 nm’nin altındaki dalga boyuna 

sahip ıĢınlar fotokatalizör olarak görev yapan katalizörü uyarabilir ve sonuç olarak e
–
/h

+ 

çiftleri oluĢturulur. Genelde, fotoüretilmiĢ elektronlar yükseltgeme aktivitesi yüksek 

OH  radikallerini oluĢturmak için su molekülleriyle reaksiyona girerler. Bununla 

birlikte, boĢluklar katalizörün farklı kristal formlarına bağlı olarak önemli rol oynarlar. 

BoĢluklar ya doğrudan katalizör yüzeyinde adsorplanmıĢ organik kirleticileri 

bozundururlar ve su molekülleri ile de reaksiyona girerek OH  radikallerini üretirler. 

Böylece, boĢluklar doğrudan ya da dolaylı olarak sulu çözeltide organik kirleticileri 

parçalarlar. Sonofotokataliz, iki ĠOP’nin yani, iki proseste de serbest radikallerin 

oluĢturulduğu sonikasyon ve fotokatalizin kombinasyonudur. Reaksiyon oranı bu iki 

irradyasyonun (UV–güneĢ ve ultrason) iki modunun kombinasyonu ile arttırılır. H2O2, 

sonoliz ile fotokatalizin birleĢtirilmesiyle oluĢturulur. AĢağıdaki adımlar izlenerek 

reaksiyon sistemindeki hidroksil radikallerinin sayısını arttıran H2O2, aynı zamanda 

dıĢarıdan eklenebilir (1.36–1.39 Reaksiyonları): 

2 )))
H O H OH(Sonoliz) 


    (1.36) 
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2 2 2 2 2H O H H O OH ( ayrıH şO ması)      (1.37) 

2 2H O h 2 OH (Fotolitik ayrıĢma)    (1.38) 

2 2 CB 2 2H O e OH OH (H O indirgenm )esi       (1.39) 

Sonofotokataliz oksidasyon prosesi ile atık sulardaki kirleticilerin arıtımına geniĢ çaplı 

genel bakıĢ Adewuyi tarafından yapılmıĢtır (Adewuyi 2005). Belirli bir reaksiyonda 

kirleticilerin yüzeyde spesifik merkezlere adsorpsiyonu reaksiyon hızını kontrol eden 

adımsa, ultrason aktif merkezlerin sayısını ciddi anlamda artırmak önemli rol 

oynayacaktır. Aynı zamanda, oluĢan türbülans Ģartları altında katalizörün 

defragmentasyonuna bağlı olarak elveriĢli yüzey alanları aglomeratlar oluĢturur ve 

kirleticilerin difüzyon oranlarında karĢılık gelen artıĢlar gözlemlenir.  

Reddy ve grubu (Reddy et al. 2003) yüksek frekans ultrasonikasyonun fotokataliz ile 

birleĢtirilmesi durumunda toplam bozunma oranının, fotokataliz ve sonikasyonun 

bireysel oranlarının bir toplamı olduğunu buldular. Oysa, birleĢtirilmiĢ düĢük frekans 

ultrasonu ve fotokatalizin etkisi çok daha karmaĢıktır. Ultrasonik bozunma sadece OH  

radikallerini içine alır, aslında fotokatalitik oksidasyon hem hidroksil radikalleri hem de 

fotoüretilmiĢ boĢlukları içerir (Yang and Tamai 2001); dolayısıyla, fotokatalitik ve 

sonofotokatalitik bozunmalar arasında bazı mekanistik farklar vardır. 

1.10. Sono–Fenton ve Sonofoto–Fenton Prosesler 

Demir(II) tuzlarıyla (Fenton ayıracı olarak bilinen) H2O2’nin karanlıktaki reaksiyonu ve 

H2O2’nin (foto–Fenton) fotodestekli dekompozisyonu organik kirleticilerin 

parçalanması için hidroksil radikallerinin bilinen kaynaklarıdır (Mason and Lorimer 

1988). Sono–Fenton ve foto–Fenton prosesleri birleĢtirilmiĢ bu tür sistemleri kullanarak 

meydana gelen bu muhtemel sinerjik etkiyi değerlendirmek için birleĢtirilmiĢ 

sistemlerin yanı sıra ayrı olarak da uygulanır. Ultrasonun kavitasyon etkisi, partikül 

boyutunu azaltır, buna bağlı olarak artan yüzey alanından dolayı elveriĢli aktif 
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merkezlerin sayısı artar, bu da arkadan gelen foto–Fenton sistemine destek verir. Bu tür 

cesaretlendirici sonuçlar atık su arıtımı için ileri oksidasyon uygulamaları alanında yeni 

yollar açar.15 kHz’in üzerinde frekanstaki su aracılığıyla hareket eden ses dalgalarının 

genleĢme ve sıkıĢmasına cevap olarak küçük gaz kabarcıklarının büyümesini ve 

arkasından yok oluĢunu güçlendirir. En iyi birleĢim, bir baloncuğun doğal rezonans 

frekansı ultrasonik frekansa (ör. 20 kHz, 130 pm bir baloncuk yarıçapına eĢit) eĢit 

olduğunda oluĢur. Ses dalgalarının kimyasal etkileri buhar dolu bir kavitasyon 

baloncuğunun çöküĢü sırasında ve hemen sonrasında fark edilir (Suslick 1988). Çöken 

kavitasyon baloncuklarının içerisinde birkaç yüz atmosfer değerinde basınçlar ve 

5000°C’ye (Suslick et al. 1986) yaklaĢan geçici sıcaklıklar ölçülmüĢtür. Sonuç olarak, 

çöken bir baloncuğu çevreleyen ara yüzey bölgesinde yaklaĢık 2000°C’deki sıcaklıklar 

gözlenmiĢtir (Suslick et al. 1986). Sonofoto–Fenton reaksiyonunda 100 ns’de 

baloncukların çöküĢü gerçekleĢir. OH  radikalleri iki reaksiyonda üretilir. Ultrasonik 

radyasyonlar, H2O’nun OH  ve H  radikallerine ayrıĢmasını baĢlatır ve bu H
 radikali 

H2O2’nin OH  ve suya ayrıĢmasını sağlar. H2O2’de ultrason varlığında iki OH  radikali 

oluĢturur. OH  radikallerinin bu ekstra oluĢumu, sonofoto–Fenton reaksiyonunun 

oranını katlayarak arttırır. 

1.11. Sonolitik Ozonlama (Ultrason/O3) Prosesleri 

Sonolitik ozonlama, normalde ultrason ve ozonun birleĢtirilmiĢ etkisi demektir ve bu 

kombinasyon ĠOP’nin bir parçasıdır. Bu proseste, O3/O2 karıĢımı sonike edilen sıvıya 

gönderilir. Burada, kavitasyon baloncuklarındaki O3’un (gaz formu) termal 

dekompozisyonu OH  radikalleri ve H2O2’nin oluĢan miktarında artıĢa yol açar. 

Ultrason varlığında, kavitasyon baloncuğunun buhar fazında ozon termolitik olarak 

aĢağıdaki reaksiyona göre ayrıĢtırılır: (1.40 Reaksiyonu) 

3

3(g) 2(g) (g)O O O( P)    (1.40) 
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Su molekülünü ayrıĢtırmak için yeterince yüksek bir sıcaklığa ulaĢmadan olanlarla 

karĢılaĢtırıldığında, belirli bir süre içinde, ılımlı koĢullar altında ozonu dekompoze 

edebilen kavitasyon kabarcıklarının sayısı çok daha fazladır. Burada temel durum Ģudur: 

OluĢan 
•
O atomları reaktif değildir ve genel olarak oksijen molekülleriyle yeniden 

birleĢirler, fakat yeniden bir araya gelme sonucu oluĢan H2O2, OH  radikallerinin 

sayısını arttırır (1.41 Reaksiyonu). 

3

(g) 2O( P) H O 2 OH    (1.41) 

O3 ve ultrasonun kombinasyonu, tüketilen her bir O3 ile iki OH  radikali oluĢturduğu 

için etkili bir oksidasyon sistemi olabilir fakat diğer taraftan,
 

OH  oluĢumu atomik 

oksijen ile reaksiyona giren ozon tarafından kontrol edilir (1.42 Reaksiyonu). 

3

3 2O O( P) 2O    (1.42) 

Oksijen sonolizi üzerine sonolitik ozonlama ile H2O2 üretiminin arttığı rapor edilmiĢtir 

(Hart and Henglein 1986). 

1.12. Diğer Önemli İleri Oksidasyon Prosesleri 

Bu ĠOP’nden baĢka, suyun iyileĢtirilmesi için kullanılan birkaç tane daha ĠOP vardır. 

Bunlar kısaca açıklanmıĢtır. 

1.12.1. Mikrodalga/H2O2 prosesleri 

ĠOP, kirletilmiĢ suda bulunan organik bileĢenlerin bir çoğunun arıtımında baĢarılıdır ve 

ĠOP’nin geliĢimindeki temel sebep yüksek oranda kirletilmiĢ toksik suyu arıtmada 

alıĢılagelmiĢ proseslerin yetersizliğidir. Kimyasal reaksiyonları arttırmak için H2O2 

mevcudiyetinde mikrodalga enerji uygulamaları atık su arıtımında alternatif bir 

yöntemdir (Ju et al. 2009; Cuerda-Correa et al. 2016). Mikrodalga ıĢınlama, su 
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arıtımında alıĢılagelmiĢ yöntemler ile karĢılaĢtırıldığında geniĢ ölçüde daha etkili, kolay 

ve maddi açıdan daha karlı bir tekniktir. 

1.12.2. γ–ışını, X–ışını yoluyla ışınlama ve elektron ışını 

γ–ıĢını, X–ıĢını ya da elektron bombardımanıyla ıĢınlayarak kirleticilerin parçalandığı 

bazı önemli ĠOP’de vardır. Sulardan ilaçları uzaklaĢtırmak için gama ıĢınının kullanımı 

üzerine çok az araĢtırma yayınlanmıĢtır (Song et al. 2008; Yu et al. 2008; Homlok et al. 

2011; Kwon et al. 2012). 

1.12.3. Süper kritik su oksidasyonu 

Bu yöntem; suyun olağanüstü özelliklerinin avantajlarını kullanır ve kritik noktanın 

yani, TC = 374°C ve PC = 22.1 MPa’ın üzerinde uygulanabilirdir. Yöntem; kompakt 

boyut, rekabetçi fiyat, yüksek parçalama verimi ve düĢük NOx ve SOx gibi diğer 

avantajlara da sahiptir. Bu koĢullar altında bozunma, organik kirleticilerin CO2 ve suya 

ve karĢılık gelen tuzlara parçalanmasına yol açar, bu arada karbon monoksit, azot ve 

kükürt oksitler sadece ihmal edilebilir miktarlarda oluĢur. Süper kritik su oksidasyonu 

(SCWO); oksijen bu kirleticileri içeren SCW içine enjekte edildiğinde organik 

kirleticilerin parçalanmasını ve yükseltgenmesini içerir. Süperkritik su uygulaması 

temiz teknoloji olarak sınıflandırılabilir (Yesodharan 2002). 

1.13. Fotokatalitik Materyaller 

1.13.1. Fotokatalizörler 

Fotokatalizör olarak kullanılabilen birçok yarı iletken materyal bulunmaktadır. TiO2, 

ZnO, Fe2O3, CdS, ZnS vs. yarı iletkenlerin tümü fotokatalitik bir prosesi baĢlatmak için 

uygundur. Kapsamlı çalıĢmalar ve araĢtırma ―ideal bir fotokatalizörün‖ aĢağıda 

gösterilmiĢ olan özellikleri taĢıması gerektiği sonucuna ulaĢır: 
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 Kararlılık ve sürdürülebilir fotoaktivite, 

 Biyolojik ve kimyasal olarak inert, zehirsiz, 

 DüĢük maliyetli, 

 Görünür bölge ya da yakın UV ıĢığına uygunluk, 

 Yüksek konversiyon verimi ve yüksek kuantum ürünü, 

 ÇeĢitli çevrelere yüksek oranda uyum sağlama ve substratın geniĢ aralıkta reaksiyona 

girebilmesi, 

 GüneĢ spektrumunda iyi adsorpsiyon. 

TiO2 geniĢ ölçüde mükemmel bir fotokatalizör olarak kabul edilmektedir. TiO2’nin 

süper pigment özelliklerine, ultraviyole bölgesinde yüksek adsorpsiyon ve 

elektroseramik, cam, hava ve sudaki kimyasalların fotokatalitik arıtım gibi çeĢitli 

uygulamalarda kullanımına izin veren yüksek kararlılık özelliği ile bilinmektedir. 

1.13.2. TiO2 fotokatalizörünün tarihçesi  

Fotokatalitik araĢtırma, temel olarak güneĢ enerjisinin kullanımının geliĢimiyle ilgilidir. 

GüneĢ enerjisi teknolojisinin kullanımı; güneĢ bataryaları (Lewis 2007), güneĢ ısısı 

(Bouadila et al. 2013) ve fotokataliz (Khataee and Kasiri 2010b) olarak ayrılabilir. 

Bunların arasındaki çekirdek teknolojisi güneĢ enerjisini kimyasal enerjiye dönüĢtürmek 

içindir. Bu dönüĢüm, bir kimyasal reaksiyonu baĢlatmak için kimyasal enerjinin 

sentezine değinmektedir.1970’li yılların baĢlarında, Fujishima ve Honda (Fujishima and 

Honda 1972) tarafından fotokataliz ve güneĢ enerjisi tarafından suyun ayrıĢtırılmasıyla 

hidrojen üretiminin mümkün olduğu ortaya koyuldu ve patlayıcı araĢtırması baĢladı. 

Sonraları, TiO2 fotokatalizine olan ilgi akademide ve endüstriyel alanlarda arttı ve aktif 

olarak hidrojen üretimi (Kim and Kang 2012), havanın temizlenmesi (Mo et al. 2009), 

metallerin paslanmaması (Hoffmann et al. 1995) ve hidrofiliklik (Nakata et al. 2011), 

kendi kendini temizleme (Fujishima et al. 2000) ve antibakteriyel aktivite (Pant et al. 

2011) gibi alanlarda aktif olarak uygulandı. Bu teknolojilerden bazıları piyasaya 

sürüldü. ġekil 1.6’da son dönemdeki TiO2 katalizinin çeĢitli uygulamalarını 

görülmektedir. Bir fotokatalizörün ―katalizör güneĢ fotoreaksiyonuna ivme kazandırır‖ 
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ifadesini taĢıyabilmesi ve katalizör olabilmesi için, aĢağıdaki özellikleri taĢıması 

gerekir: (1) fotokatalizör doğrudan reaksiyona katılmamalıdır ya da tüketilmemelidir; ve 

(2) var olan fotoreaksiyonlarından ve hızlanan reaksiyon oranından baĢka mekanizma 

güzergahları sağlamalıdır. Bu bölümün baĢında açıklandığı gibi, fotokataliz için 

kullanılan materyallerin çoğunda TiO2, ZnO, CdS, Fe2O3, SnO2, WO3 vs. yarı iletkenler 

bulunur. Bant aralığına eĢit veya bundan daha büyük bir enerjili (hν≥Eg) bir fotonun 

absorpsiyonu üzerine, değerlik bandındaki bir elektron iletkenlik bandına geçer ve 

değerlik bandında boĢta kalan durum ―boĢluk‖ olarak isimlendirilir. FotouyarılmıĢ 

elektronlar, boĢlukların yoğunluğu nedeniyle iletim bandında dolaĢırken, boĢluklar 

gerçekte hareket halinde değillerdir. Bununla birlikte, değerlik bandındaki komĢu bir 

elektron, deliği doldurmak için hareket edebilir ve komĢu elektronun bir önceki 

konumunda yeni bir delik oluĢturabilir. Bu Ģekilde delikler yarı iletken kafes içinde 

dolaĢıyor gibi görünürler (Kasap 2006). ÇeĢitli yarı iletken malzemelerin 

karakterizasyonu Çizelge 1.3’te gösterilmektedir (Linsebigler et al. 1995). 

 

Şekil 1.6. Çevredeki ve enerji alanlarındaki TiO2 fotokatalizörüne ait çeĢitli 

uygulamalar 
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Çizelge 1.3. ÇeĢitli ortak yarı iletken materyallerin bant aralığı (Eg) enerjileri 

Yarı iletken 
Bant aralığı 

enerjisi (eV) 

Aktivasyon 

dalga boyu (nm) 

Pırlanta 5.4 230 

TiO2 3.2 387 

WO3 2.7 459 

ZnO 3.2 387 

SnO2 3.5 354 

SrTiO3 3.4 365 

Fe2O3 2.2 564 

CdS 2.4 517 

ZnS 3.7 336 

CdSe 1.7 729 

GaP 2.3 539 

GaAs 1.4 886 

SiC 3 413 

 

Yarı iletken moleküller, kararlı enerjiye sahip elektronlarla dolu bir değerlik bandı (VB) 

ve enerjisi daha yüksek ve boĢ iletkenlik bandı (CB) içerirler. ġekil 1.7’de gösterildiği 

gibi,arı iletkenin yüksek enerjili bant aralığı, yüzeyindeki adsorbent malzemeyle verdiği 

redoks reaksiyonuyla, bir reaksiyonu tetiklemek için yarı iletken içerisinde ıĢık 

yaymada kullanılır. Bu, fotokatalitik reaksiyon olarak adlandırılır (Fujishima et al. 

2008). Fotokatalitik reaksiyonlar, yarı iletkenin bant aralığındaki güneĢ enerjisi 

absorpsiyonuna ve ardından foton ile oluĢturulan elektron aralığı transferi üzerine 

kurulmuĢtur. Bu nedenle, tüm yarı iletken malzemeler fotokatalizde kullanılabilir. Diğer 

taraftan, fotokatalizör olarak birkaç tane etkili yarı iletken vardır ve TiO2 bunların 

arasında en yaygın olarak kullanılanıdır. ġekil 1.8, bir elektronun değerlik bandından 

iletkenlik bandına optik olarak uyarılması üzerine bir e
–
/h

+
 çiftinin veya eksitonun 

geliĢimini göstermektedir. Ġlk eksiton oluĢumu ve daha sonra yük ayrıĢtırmasının 

ardından, e
–
/h

+
 çiftlerinin dağılımı Fermi–Dirac istatistiklerine göre birkaç farklı yol 

boyunca geliĢir (Rothenberger et al. 1985; Nosaka and Fox 1988). 

 



38 

 

 

Şekil 1.7. UV ıĢınlarının absorpsiyonu ile fotoindüklenmiĢ yük taĢıyıcıların (e
–
/h

+
) 

oluĢumunun Ģematik gösterimi 

 

Şekil 1.8. Yarıiletken fotokatalizde baĢlıca prosesler: (a) foton absorpsiyonu; (b) yük 

taĢıyıcı difüzyon ve (c) yüzey reaksiyonu 

BaĢlangıçta, e
–
/h

+ 
elektron foton birleĢimiyle, ya iletkenlik bandının (elektronlar) 

tabanına veya değerlik bandının (boĢluklar) tepesine hızlı bir Ģekilde sıçrayarak 

rahatlayacaktır (~10–12 s). Bant aralığı nedeniyle, e
–
/h

+ 
daha uzun zaman ölçeğinde 

Yükseltgenme

e- e-

h+ h+

Uyarma

İndirgenme

Durulma

Durulma

hν
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(~10
–9

 s) fiziksel olarak ayrılmıĢ olarak kalırlar(∼10
–9

 s). Bu süre boyunca, e
–
/h

+
 çiftleri

 

yarı iletken bulk içerisinde yeniden birleĢebilirler veya yüzeye doğru hareket ederek 

Orada (1) yüzey adsorplayıcılarıyla direk reaksiyon verebilirler, (2) yüzeyde yeniden 

birleĢebilirler ve enerjiyi ıĢınımsal ya da ıĢınımsal olmayan geçiĢlerle dağıtırlar, (3) 

çevrelerindeki çözeltiye difüzlenebilir ve kimyasal reaksiyonlara katılabilirler. Üç yol, 

eĢ zamanlı olarak devam edebilir ve hakim olan mekanizma yarı iletken maddenin ve 

çevreleyen ortamın özel yüzey niteliklerine bağlıdır. Bir fotokatalizörün verimi 

reaksiyonda kullanılan foton sayısı ve absorplanan tüm foton sayısı arasındaki oran 

olarak tanımlanan kuantum veriminin belirlenmesiyle değerlendirilebilir. Hızlı bir 

rekombinasyon uyarılmıĢ halin ömrünü kısaltabilir ve daha fazla enerjinin ısı olarak 

ıĢınımsız dağılmasına yol açar. Bu nedenle, rekombinasyon, uyarılmıĢ taĢıyıcılar bir 

yüzey reaksiyonuna katılmak için yeterli süreye sahip olmadığından fotokataliz için 

tercih edilen bir Ģey değildir. Bir fotokatalizörün performansını arttırmak için iki genel 

yaklaĢım bulunmaktadır: optik geçiĢ hızının arttırılması ve taĢıyıcı rekombinasyon 

hızının azaltılması. Genellikle, fotokatalitik reaksiyon, katalizörün yüzeyinde 

reaktanların önceden adsorpsiyonu yoluyla ilerlemektedir. Elektronlar ve boĢluklar yarı 

iletken yüzeyine ulaĢtığında, yarı iletken elektronları alıcı türlere verebilir ve boĢluklar 

verici türlerinden gelen elektronlarla birleĢebilir. Yüzey yapısı fotokatalitik prosesi için 

büyük önem taĢır, çünkü spesifik olarak adsorplanmıĢ yüzey türleri rekombinasyon 

oranını baskılamak eğilimindedir. Elektronlar ve boĢluklar, rekombinasyonu önleyen ve 

ayrılmıĢ e
–
/h

+ 
ömürlerini arttıran yüzey kusurları tarafından da tutulabilir. Fotokatalitik 

proses süresince, serbest e
–
/h

+ 
ve hidroksil radikalleri, hidroperoksil radikali, hidrojen 

peroksit ve singlet oksijen ve süperoksitler gibi reaktif oksitleyici türler (ROT) yüzeye 

adsorplanmıĢ inorganik, organik bileĢenlerle reaksiyona girerek onların parçalanmasını 

sağlarlar. Bir fotokatalitik reaksiyonun verimi, baĢlıca fotokatalizörün uzun ömürlü e
–

/h
+ 

çifti oluĢturma kapasitesine bağlıdır. Çünkü bu durumda reaktif serbest radikaller 

oluĢur. Genellikle, en önemli konu, reaktif oksitleyici türlerin oluĢturulması ve verimli 

kullanılmasıdır (ġekil 1.9). 
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Şekil 1.9. TiO2 fotokatalizöründe oluĢturulan öncelikli reaktif oksijen türleri (ROT). 

Günümüzde fotokatalizde kullanılan yarıiletkenlerin çoğu yüzey basamakları ve dolaĢık 

merkezler gibi çok sayıdaki yüzey kusuruna sahip olan nano yapılı bileĢiklerdir. Bu 

kusurlar, kimyasal aktif yüzeyler ve yükü transfer eden tuzaklar olarak fotokatalitik 

verimin artmasına yardım ederler. Fotokatalizör yüzeyini bir metalle modifiye etmek 

elektronları tutmak için uygulanan bir diğer metottur (Gratzel 1988; Takai and Kamat 

2011). Örneğin, Pt ve Au, TiO2’den daha fazla fonksiyona sahiptirler. 

BirleĢtirildiklerinde, genel bant yapısı metal/TiO2 ara yüzeyinde bir Schottky bariyeri 

oluĢturmak üzere bükülür(Subramanian et al. 2004). TiO2 uyarıldığında, iletkenlik 

bandındaki bir elektron metale transfer olabilirken metalden TiO2’ye ters proses 

termodinamik olarak tercih edilmez. Metal tarafından tutulan elektron, e
–
/h

+ 
ayrım 

süresini uzatır (Chandrasekharan and Kamat 2000). Yük taĢıyıcılarının hareketi ve 

rekombinasyonu partikül boyutuna da bağlıdır. Azalan boyut yük taĢıyıcılarının yüzeye 

ulaĢmadan önce gitmek zorunda olduğu yol mesafesini kısaltır, böylece nano partikül 

içerisinde rekombinasyon ihtimali azalır (Hoffmann et al. 1995).  
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Genel olarak, uyarılmıĢ bir elektronun yarı iletken yüzeyine difüzyonu için gerekli olan 

süre, ayrılmıĢ e
–
/h

+
 çiftinin ömründen çok daha kısadır, bu durum rekombinasyon 

hızının artmasına yol açar. Partikül boyutunu 10 nm’ye azaltarak yüzeye göçme süresi 

büyük ölçüde azaltılır. Nano boyutun bir diğer faydası çok daha fazla reaktantın 

adsorpsiyonu ve ajanların katalizör yüzeyinde tutulmasını kolaylaĢtıran büyük yüzey 

alanıdır.  

1.13.3. Titanyum dioksit nanomateryaller: Yapısal ve fotokatalitik özellikleri 

Titanyum dioksit, C.I. No. 77891, titanyum(IV) oksit olarak da bilinen, CAS No. 

13463–67–7 79.87 moleküler ağırlıklı (g mol
–1

), TiO2 kimyasal formüllü doğal olarak 

meydana gelmiĢ bir titanyum oksit bileĢiğidir. Bir pigment olarak kullanıldığında, bu 

―Titanyum Beyazı‖ ve ―Pigment Beyazı 6‖ olarak adlandırılır. Titanyum dioksit; 

ilmenit, rutil, anataz ve lökoksen içeren, dünya çapında birikmiĢ çeĢitli doğal 

cevherlerden elde edilir. Sanayideki titanyum dioksit pigmentinin birçoğu klorit ya da 

sülfat prosesi olarak adlandırılan, rutil ya da anataz form olarak titanyum 

minerallerinden konsantre edilerek üretilir. Daha büyük agregatlar ve aglomeratlar da 

oluĢturmasına rağmen primer titanyum beyazı partikülleri tipik olarak 200 ile 300 nm 

arasındadır (Khataee and Kasiri 2010b). Titanyum dioksit, (TiO2) geniĢ uygulama 

alanlarına sahiptir. Yirminci yüzyılın baĢlarında ticari üretimi yapılmaya baĢladığından 

beri çoğunlukla boyalarda, güneĢ kremlerinde, merhemlerde ve diĢ macunlarında bir 

pigment olarak kullanılmaktadır. Titanyum dioksit pigmentleri, kaplamalar, plastik, 

kağıt ve diğer endüstriyel ve tüketici ürünleri de dahil olmak üzere çeĢitli 

uygulamalarda ve son olarak marketlerde beyazlık, parlaklık ve opaklık kazandırmak 

için kullanılan inorganik kimyasal ürünlerdir. TiO2, dünyanın çeĢitli bölgelerinde 

ülkenin ekonomisini etkileyecek ölçüde talebe sahip yaĢam kalitesi bir ürün olarak 

kabul edilmektedir. 

Bir pigment olarak TiO2, beyazlatma özelliği ve opaklaĢtırma yeteneğinden (yaygın 

olarak saklama gücü olarak anılır) değer alır. TiO2, yüksek kırılma indeks değerine 

sahip olmasının bir sonucu olarak piyasada bulunan diğer beyaz pigmentlerden daha 
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fazla saklama gücü sağlayabilir. Bu pigmentin ticari üretimi, ilmenitin demire ya da 

titanyum demir alaĢımlarına dönüĢtürülme yollarının araĢtırılması sırasında yirminci 

yüzyılın baĢlarında baĢladı. TiO2’nin ilk endüstriyel üretimi 1918’de Norveç’te, BirleĢik 

Devletler ve Almanya’da baĢladı.  

Titanyum dioksit kristalleri, rutil, anataz ya da brokit gibi üç kristal yapı formunun 

herhangi birisine sahip olabilir (Çizelge 1.4). Yapıları, temel yapı taĢı az ya da çok 

bozulmuĢ oktahedral konfigürasyonda altı oksijen atomuyla çevrelenmiĢ bir titanyum 

atomundan oluĢur. Her üç TiO2 yapısında, oktahedralin istiflenmesi üçlü koordineli 

oksijen atomlarına sebep olur.  

Çizelge 1.4. Rutil, anataz ve brokitinin kristalografik özellikleri 

Kristal yapı 
Yoğunluk 

(g cm
–3

) 
Sistem Boşluk grubu 

Hücre parametreleri (nm) 

a b c 

Rutil 4240 Tetragonal mnm/4PD 2

14

h4   0.4584 – 0.2953 

Anataz 3830 Tetragonal amd/4ID I

19

a4 
 

0.3758 – 0.9514 

Brokit 4170 Rombohedral PbcaD15

h2   0.9166 0.5436 0.5135 

 

Bu üç TiO2 kristalindeki temel yapısal birim TiO6 sekizyüzlü birimlerden oluĢur ve 

ġekil 1.10’da da gösterildiği gibi farklı düzenlenme modları ve bağlantı Ģekillerine 

sahiptir. Rutil formunda, TiO6 oktahedral zincir oluĢturmak için c–ekseni boyunca bir 

kenarı paylaĢarak birbirine bağlanır. Bu zincirler daha sonra, üç boyutlu bir iskelet 

oluĢturmak için köĢe oksijen atomlarını paylaĢarak birbirine bağlanır. Anatazda tam 

tersine üç boyutlu yapı, TiO6 oktahedronlar arasında sadece kenar paylaĢımlı bağ 

yapmak suretiyle oluĢturulur. Bu, anatazdaki oktahedral yapının dört kenarı paylaĢtığı 

ve zincir boyunca zigzag düzenlendiği anlamına gelir. Brokitte, oktahedral hem 

kenarları hem de köĢeleri paylaĢır ve ortorombik yapı oluĢturur (Khataee and Kasiri 

2010b). 
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Şekil 1.10. Anataz, rutil ve brokitin kristal yapısı 

1.13.4. TiO2 fotokatalizörünün yüzey kimyası 

TiO2’nin sudaki en önemli yüzey özelliklerinden biri yüzey yükünün pH’a 

bağımlılığıdır. TiO2 içeren metal oksitler yüzey hidroksil gruplarının amfoterik 

tabiatından dolayı diprotik asitler olarak bilinir. TiO2’nin yüzey titanol grubu (>Ti–OH), 

gibi bir denge reaksiyonu üzerinden yürümektedir. 

2 a1Ti OH Ti OH H (pK )         (1.43) 

a2Ti OH Ti O H (pK )        (1.44) 

Ortalama pKa, 1/2(pKa1 + pKa2), (ZPC), pHzpc sıfır yük noktasının pH değerine karĢılık 

gelir. Degussa P25 durumunda, pHzpc’nin 6.2 (pKa1 = 4.5 ve pKa2 = 8) olduğu tahmin 

edilmektedir (Park et al. 2013). Bu nedenle, TiO2 yüzey yükü pH<6.2’de pozitif ve 

pH>6.2’de negatiftir. Negatif yüklü yüzey türlerinin pozitif yüklü türlere oranı 

Henderson–Hasselbalch denklemi ile gösterilebilir. 

ZPC(pH pH )

2

[ TiO ]
10

[TiOH ]







   (1.45) 

pHzpc, diğer potansiyel belirleyici iyonların yokluğunda inert elektrolit 

konsantrasyonundan etkilenmez. Elektrolit konsantrasyonu, yalnızca yüzey yük 
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eğrilerinin eğimini etkiler (diğer bir deyiĢle, konsantrasyon ne kadar yüksek olursa, 

birim pH değiĢimi baĢına değiĢme o kadar büyük olur) (Park et al. 2013). pHzpc, 

deneysel olarak, elektrokinetik potansiyellerin (zeta potansiyelinin) ölçülmesiyle, 

süspanse partiküllerin elektroforetik hareketliliğinin pH’nın bir fonksiyonu olarak 

izlenmesi yoluyla tespit edilir (Park et al. 2013). Zeta potansiyelinin sıfır noktası, pHzpc 

olarak tanımlanır. Çözelti pH’ı, Nernstian davranıĢına göre (−59 mV/pH) pH–yüzey 

yükü iliĢkisinden dolayı TiO2 enerji düzeylerini de değiĢtirir (Gratzel 1988; Park et al. 

2013). 

CBE (V vs.NHE) 0.1 0.059pH     (1.46) 

1.13.5. Titanyum nanopartiküllerinin sentezi 

Nanobilim ve nanoteknolojinin hızlı geliĢimi açısından bakıldığında, titanyum 

parçacıkları ve nano–titanat gibi nanoyapıdaki malzeme alanı daha akademik ve 

endüstriyel araĢtırma ve geliĢme çabalarını gerektirir. Sentez yöntemleri, hızla geliĢen 

bu alanda baĢarılması gereken en önemli Ģarttır (Thompson and Yates 2006; Loh and 

Chua 2007). Titanyum nano partikülleri ve nano titanatları elde etmek için (1) 

hidrotermal yöntem (Li et al. 2005b; Mori et al. 2008); (2) sol–jel tekniği (Kao et al. 

2007; Amin et al. 2009); (3) kimyasal buhar birikimi (CVD) (Byun et al. 2000; 

Yoshitake et al. 2002; Zhang et al. 2005) ve fiziksel buhar birikimi (PVD) (Chiu et al. 

2007; Giolli et al. 2007); (4) solvotermal (Kang 2005; Wahi et al. 2006); (5) 

elektrokimyasal yaklaĢım (ör. Ti’ın anotlaĢtırılması) (de Tacconi et al. 2006; Sankapal 

et al. 2006; Prakasam et al. 2007); (6) çözeltide yanma (Nagaveni et al. 2004; 

Sivalingam and Madras 2004; Sivalingam et al. 2004); (7) mikro emülsiyon tekniği 

(Lee et al. 2005; Mishra 2008); (8) misel ve ters misel yöntemleri (Sui et al. 2004); (9) 

yanma alev–kimyasal buhar yoğunlaĢtırma prosesi (Glumac et al. 1998; Kim et al. 

1999); (10) sonokimyasal reaksiyonlar (Guo et al. 2003) ve (11) plazma buharlaĢtırmayı 

(Huang and Yao 2004; Huang and Yao 2005; Miyata et al. 2006) gibi birçok metot 

vardır. Bu üretim prosesleri arasında, en baĢarılı olanı sol–jel ve hidrotermaldır. Bu 

yöntemlerin avantajı, ürünlerin morfolojisinin, partikül boyutunun ve kristaliğinin 
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kontrol edilebilmesidir (Li et al. 2005b; Kao et al. 2007; Mori et al. 2008; Amin et al. 

2009). 

1.13.5.a. Hidrotermal proses 

Nanokristal yapıdaki inorganik malzemeleri elde etmek için etkin ve ekonomik bir 

yöntemdir (Knauth and Schoonman 2006; Loh and Chua 2007) Hidrotermal proses, 

seçilen sıcaklık ve basınçlarda, sıvıdan çözünmüĢ materyalin kristalleĢmesini baĢlatmak 

için hemen hemen tüm inorganik maddelerin sudaki çözünürlüklerini kullanır. 

Yöntemin isminde de anlaĢıldığı gibi, seçilen sıcaklıklar, öncü materyallerin dönüĢümü 

için esas rolü oynar. Çünkü seçilen sıcaklıklarda, reaktörün buhar basıncı oda 

sıcaklığındakinden çok daha yüksektir ve suyun yapısı da daha farklıdır. Tepkenlerin 

sudaki çözünürlük ve spesifik reaktivite gibi özellikleri de yüksek sıcaklıklarda değiĢir. 

Bu özellikler düĢük sıcaklıklarda mümkün olmayan nanoyapılı malzemelerin kalitesini 

kontrol etmek için daha çok yönlülük sağlar. Nanokristallerin üretimi sırasında, su 

basıncı, sıcaklık, iĢlem süresi ve ilgili öncü ürün sistemi gibi parametreler, yüksek bir 

çekirdeklenme oranı ve uygun bir boyut dağılımı sağlamak için ayarlanabilir (Knauth 

and Schoonman 2006; Kim and Kwak 2007; Wang 2007). Hidrotermal proses yöntemi, 

nispeten düĢük bir iĢlem sıcaklığında istenen boyut, Ģekil, homojenlikte ve yüksek 

oranda TiO2 kristallerinin oluĢmasına imkan veren önemli tekniklerden biridir. Önemli 

özellikler, parçacıklar arasındaki aglomerasyonda azalma, parçacık boyutu dağılımının 

yakınlığı (tek dağılımlı parçacıklar), faz homojenliği ve kontrollü parçacık morfolojisini 

desteklemesidir. Bu yöntem aynı zamanda uniform bileĢimi, ürünün yüksek saflığını ve 

parçacıkların Ģekil ve boyutunu kontrol eder (Chae et al. 2003; Kolen’ko et al. 2004; 

Jiang et al. 2006). 

Hidrotermal yöntemle titanyum nanopartiküllerinin üretimi genellikle teflon kaplı 

Morey tipi (Chae et al. 2003; Kolen’ko et al. 2004; Jiang et al. 2006) küçük 

otoklavlarda gerçekleĢtirilir. Titanyum nanopartiküllerinin üretiminde kullanılan 

çalıĢma Ģartları, 200°C’den düĢük veya buna eĢit bir sıcaklık ve 100 bar’dan daha düĢük 

basınç değerleridir. Bu Ģekildeki basınç–sıcaklık Ģartları basit tasarımlı otoklavların 
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kullanılmasını gerektirir. Birkaç yazar, titanyum nanopartiküllerin ılımlı Ģartlarda 

hidrotermal üretimini ve sıcaklık, proses süresi, basınç ve pH gibi çeĢitli parametrelerin 

son ürün üzerindeki etkisini inceledi (Chae et al. 2003; Chen et al. 2003; Kolen’ko et al. 

2004; Suzuki and Yoshikawa 2004; Armstrong et al. 2005; Pavasupree et al. 2005; 

Song et al. 2005; Suzuki et al. 2005; Yoshida et al. 2005b; Yoshida et al. 2005a; Bo et 

al. 2006; Chen et al. 2006; Ding et al. 2006; Jiang et al. 2006; Khan et al. 2006; Kim et 

al. 2006; Ma et al. 2006; Qamar et al. 2006; Yu and Yu 2006; Yu et al. 2006; Chi et al. 

2007; Jitputti et al. 2007; Nag et al. 2007; Ou and Lo 2007b; Pavasupree et al. 2007; Yu 

et al. 2007; Zhang and Li 2007; Tian et al. 2008). Hidrotermal yöntemle üretilen 

titanyum nanopartikülleri ve diğer nano–titanatların deneysel koĢulları ve morfolojik 

özellikleri Çizelge 1.5’te özetlenmiĢtir. Deney sıcaklığının yaklaĢık 150°C’de tutulduğu 

hidrotermal proseslerde, ortamın hidrotermal kimyasını sistematik bir Ģekilde anlayarak 

yüksek derecede kristallik ve farklı boyut ve Ģekle (ör. Nanopartiküller, nanotüpler, 

nanoset ve nanofiberler) sahip TiO2 partikülleri elde edildi. Titanyum parçacıklarının 

boyutunun, monodispers nanoparçacıkların en uygun olduğu fotokatalitik etkinlikte 

materyalin performansı için kritik bir faktör olduğunu belirtmek gerekir. Deneysel 

veriler, parçacık boyutunun, nanokristal TiO2’nin ultra yüksek yüzey alanından 

faydalanan e
–
/h

+
 rekombinasyon sürecinin dinamiklerinde anahtar olduğunu ortaya 

koymaktadır (Chae et al. 2003; Kolen’ko et al. 2004; Jiang et al. 2006; Jitputti et al. 

2007; Nag et al. 2007).  
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Çizelge 1.5. Hidrotermal yöntemle üretilen titanyum nanopartiküllerinin ve titanatların deneysel koĢulları ve morfolojik özellikleri 

Öncü 
Kristal boyutu 

(nm) 

Spesifik yüzey 

alanı (m
2
 g

–1
) 

Kristalografik 

faz 
Morfoloji 

Hidrotermal 

Sıcaklık (°C) 

Süre 

(saat) 
Referans 

TiOSO4, 

H2TiO(C2O4)2 

ve TiO(NO3)2 

~20–50 ~20–80 
Rutil (%15) ve 

 Anataz (%85) 
Nanokristal titanya tozları 150 veya 250 

10 

dk’dan 6 

saat’a  
(Kolen’ko et al. 2004) 

TiCl4 16–42 – Rutil Nanopartiküller 220 18 (Jiang et al. 2006) 

TTIP
a
 7–25 75–190 Anataz Nanopartiküller 240 4 (Chae et al. 2003) 

TiCl4 5–15 2.63 Rutil 
Çubuklar, miller ve 

küresel nanopartiküller 
40 16  (Nag et al. 2007) 

TBO
b
 8 215 Anataz Mezo gözenek TiO2 130 12 (Jitputti et al. 2007) 

TBO 3–4 193 Anataz Mezo gözenek TiO2 130 12 (Pavasupree et al. 2008) 

TBOT
c
 7 203.8 Anataz 

Mezo gözenek TiO2 

nanofiberleri 
180 10 (Yu et al. 2007) 

Ticari TiO2 tozları 

(Degussa P25) 

Ġç çap 2–6, 

DıĢ çap 5–10, 

600 kadar uzunluk 

– H2Ti4O9.H2O 
Titanat 

Nanotüpleri 
110 4 (Ma et al. 2006) 

TTIP 

Ġç çap ~5, 

dıĢ çap ~8, 500–

700 kadar uzunluk 

93 Anataz TiO2 Nanotüpleri (TiNT) 130 20 (Khan et al. 2006) 

a 
TTIP = Titanyum(IV) tetraizopropoksit (Ti(OCH (CH3)2)4) veya (Ti(OPr)4) 

b
 TBO = Titanyum(IV) bütoksit (Ti(OCH2CH2CH2CH3)4) 

c
 TBOT = Tetrabütil ortotitanat (Ti(OC4H9)4) 
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Çizelge 1.5 (Devam) 

Öncü 
Kristal boyutu 

(nm) 

Spesifik 

yüzey alanı 

(m
2
 g

–1
) 

Kristalografik 

faz 
Morfoloji 

Hidrotermal 

Sıcaklık (°C) 

Süre 

(saat) 
Referans 

Rutil TiO2 

Ġç kabuk çapı ~8, kabuk 

boĢluğu ~0.75, Ortalama 

tüp çapı ~12.0 

154 H2Ti3O7 
Titanat Nanotüpler  

(tüpler açık uçludur) 
140 96 (Yu and Yu 2006) 

TTIP 60 × 800 ve 300 × 900 – Anataz 

Tek çubuk benzeri, Çalı 

süpürgesi benzeri, 

Nanotüpler 

160 48 (Chen et al. 2006) 

TTIP 100 × 300 – H2Ti2O5–?H2O Nanotabakalar 160 48 (Chen et al. 2006) 

TBO 

~50–100 geniĢlik, birkaç 

nm kalınlık, Ortalama 

gözenek çapı 3–4 

642 Anataz Nanotabakalar 130 12 (Pavasupree et al. 2007) 

Anataz 

TiO2 
10000  Anataz Nanofiberler 160 24 (Zhang and Li 2007) 

Doğal rutil kumu 20–50 45 
H2TixO2x+1 

(H2Ti3O7) 

SentezlenmiĢ haliyle 

nanofiberler 
150 72 (Pavasupree et al. 2005) 

Doğal rutil kumu 20–70 20 TiO2 (B) Nanofiberler 

150 (400°C’de 

 kalsine 

edilmiĢ, 4 saat) 

72 (Pavasupree et al. 2005) 

Doğal rutil kumu 20–100 10 Anataz Nanofiberler 

150 (700°C’de 

 kalsine 

edilmiĢ, 4 saat) 

72 (Pavasupree et al. 2005) 

Doğal rutil kumu 200–1000 2 Rutil Mikron altı çubuk benzeri 

150 

(1000°C’de 

 kalsine 

edilmiĢ, 4 saat) 

72 (Pavasupree et al. 2005) 
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1.14. Fotokatalitik Proseslerde Olası Çözeltili İddialar ve Sorunlar 

Heterojen fotokimyada üç temel problem fark edilebilir ve dolayısıyla heterojen 

sistemlerdeki fotokimyasal prosesleri kontrol eden faktörlerin ne olduğunu anlamak için 

bunların incelenmesi gerekmektedir. Öncelikle, fotokatalitik araĢtırmalara katılan bilim 

camiasının ana problemi, fotokatalizörlerin spektrum duyarlılığını güneĢ ıĢınlarının en 

büyük bölümünü kapsayan görünür ıĢığa yükseltmektir. TiO2’nin en fotoaktif fazı olan 

anataz TiO2 gibi yarı iletken fotokatalizörler, 380 nm’den daha kısa dalga boylarına 

sahip ultraviyole ıĢığı absorplar. Bu problem daha fazla güneĢ ıĢığı absorplayabilen yeni 

fotokatalizörlerin hazırlanmasıyla çözülebilir, böylece bölüm 1.14.1’de ayrıntılı olarak 

ele alındığı gibi proses verimi önemli ölçüde artabilir. Bir baĢka sorun, ultraviyole 

ıĢınlarının miktarı hem güneĢ ıĢığında hem de iç aydınlatmada sınırlı olduğundan, 

fotokatalitik çevre temizliğinin sadece düĢük seviyeli kirleticiler için kabul edilebilir 

olmasıdır. Açık alanlarda güneĢ ıĢığındaki UV fotonları kendi kendini temizleme 

uygulamalarında yeterli olabilir(Fujishima et al. 2007). Yine de, su arıtımı için, 

kirleticilerin konsantrasyonuyla karĢılaĢtırılınca güneĢ ıĢığından gelen UV ıĢınlarının 

miktarı etkin bir fotokatalitik temizleme için oldukça düĢüktür. Yukarıda bahsedilen 

problemler, 1.14.3 bölümünde açıklanacak olan diğer ĠOP ile entegrasyonda 

fotokatalizör uygulaması için motivasyon etkisi yapmaktadır. Üçüncü problem kütle 

transferini önemli ölçüde azaltan ya da yok eden yenilikçi fotokatalitik reaktörlerin 

geliĢimi ile doğrudan ilgili olabilir. Gelecekteki geliĢme eğilimleri, membran 

fotoreaktörlerinin uygulaması gibi halen araĢtırılmaktadır. Bunun gibi birçok araĢtırma 

daha yolun baĢındadır fakat onlardan da yakın gelecekte büyük bir potansiyel 

göstermesi beklenmektedir.  

1.14.1. Yeni fotokatalizörler 

Yarı iletken partikülleri kullanarak heterojen fotokatalizdeki en aktif araĢtırma 

alanlarından biri, karmaĢık tesisler olmaksızın sürdürülebilir bir enerji kaynağı olarak 

doğal güneĢ ıĢığını kullanmak suretiyle atık sulardaki çok sayıda organik ve inorganik 

kirleticilerin parçalanması için UV ıĢığı üreten ve tanıtan bir sistemin geliĢtirilmesidir. 
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TiO2 nanomateryallerinin birçok uygulaması onların optik özellikleriyle yakından 

ilgilidir. Bununla birlikte, TiO2 nanomalzemelerinin etkin kullanımı geniĢ bant aralığı 

nedeniyle bazen engellenmektedir. UV bölgesinde yer alan TiO2 katalizörünün bant 

aralığı (sırasıyla, rutil ve anataz fazları için 3.0 ve 3.2 eV) güneĢ enerjisinin sadece 

küçük bir fraksiyonudur (<%10). Bu nedenle, TiO2 nanomalzemelerinin performansını 

arttırmanın hedeflerinden biri, tepkinin baĢlangıcını UV bölgesinden görünür bölgeye 

kaydırarak optik aktivitelerini arttırmaktır (Chen and Mao 2007). Belirli bir kullanım 

için bir fotokatalizör olarak belirli bir yarıiletken kısıtlamaları aĢağıdaki faaliyetlerle 

aĢılabilir:  

1. Yarı iletkenin yüzeyinin metallerle modifiye edilmesi, 

2. Yarı iletken fotokatalizörlerin birleĢtirilerek kompozit fotokatalizörlerin eldesi, 

3. GeçiĢ ve nadir toprak metal–iyonu ile katkılama, 

4. Ametal iyon katkılaması, 

5.Kimyasal ya da fiziksel olarak adsorplanmıĢ boyalar aracılığıyla yarı iletken 

yüzeyinin duyarlılığının artırılması, 

6. Mezo gözenek killer.  

 

Bu aktiviteler Ģunlara yol açar: (1) Fotokatalitik prosesin verimini arttırmak için yük 

ayrımını arttırarak elektron–boĢluğun tekrardan birleĢim ihtimalini azaltma; (2) Tepki 

aralığı dalga boyunun arttırılması (ör. görülebilir ıĢıkla geniĢ bant aralığı yarı 

iletkenlerinin uyarılması); ve (3) Belirli bir ürünün seçiciliğini veya verimi değiĢtirme. 

 

TiO2–bazlı fotokatalizörleri gölgede bırakacak, daha yüksek aktivite gösteren yeni 

bileĢim ve yapıya sahip fotokatalitik malzemelerin üretimi için çalıĢmalar yoğun bir 

Ģekilde devam etmektedir, fakat bunların pratik uygulamaları sınırlıdır. Pratik bakıĢ 

açısından, TiO2 kadar ―çok yönlü, ekonomik, dengeli, bol ve zehirli olmayan‖ alternatif 

fotokatalitik materyallerin bulunması zordur. Daha iyi fotokatalizör geliĢtirmede en 

geçerli ve pratik yaklaĢımlardan biri, çeĢitli yöntemlerle TiO2’yi modifiye etmektir (ör., 

baĢka bir maddeyle doplama, hassaslaĢtırma, yüzey modifikasyonu/kompleks oluĢumu, 

diğer nano–yapılı malzemelerle entegrasyon, vs.). Bunu göz önünde bulundurarak, 
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çevreye duyarlı bir fotokatalizör olarak yüzeyi değiĢtirilmiĢ TiO2 eldesinde son 

bulguları ve geliĢmeleri tanıtmaya ve tartıĢmaya çalıĢacağız. TiO2 yüzeyinin 

modifikasyonu birçok yolla gerçekleĢtirilebilir (ġekil 1.11) ve modifiye etmekte 

kullanılan malzemenin rolü spesifik yöntemin doğasına bağlı olarak büyük oranda 

farklılık gösterir. 

 

Şekil 1.11. TiO2 fotokatalizörünü modifiye etmede kullanılan çeĢitli yöntemler 

1.14.2. Yüzeyi modifiye edilmiş TiO2 fotokatalizörü 

Bir yarı iletken malzemenin morfolojik ve yapısal özelliklerinin, onun fotokatalitik 

aktivitesinin verimini önemli ölçüde etkilediği belirlenmiĢtir. Belirli bir yarı iletkenin 

özellikleri, fotokatalitik aktivitesini artırmak ve performansını iyileĢtirmek için 

kullanımını kısıtlayan sınırlamalar ortadan kaldırılarak düzenlenebilir. Bu 
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düzenlemeler, genellikle katalizör yüzeyinin modifikasyonunu içerir. Modifikasyonların 

seçimi, aĢağıda sıralanan beklentilerden doğacak faydalara bağlıdır. 

 Bant aralığı azaltma, yarı iletkenin dalga boyu aralığını arttırır ve görünür ıĢığın, 

özellikle de güneĢ enerjisinin faydalı kullanımı için, spektrumun görünür bölgesine 

geniĢletir, 

 Yük ayrımı artırılarak (yük taĢıyıcı tuzağı) e
–
/h

+ 
çiftinin tekrardan birleĢimi azaltılır, 

bu da sistemin verimini artırır,  

 Seçimliliği ya da belirli bir ürünün verimini değiĢtirme (Linsebigler et al. 1995). 

 

Basit bir modifikasyon iĢlemi mekanizmayı kolayca değiĢtirebileceği ve fotokatalizin 

kinetiğini hızlandıracağından fotokatalitik aktiviteyi artırmak amacıyla TiO2’nin yüzey 

modifikasyonu üzerinde çok sayıda deneme yapılmıĢtır (Park et al. 2013). TiO2’nin 

performansını artırmak için uygulanan yüzey modifikasyon iĢlemleri, metal iyonu 

dopingi veya katalizör katkısı olarak adlandırılan bir süreçte soy/nadir toprak 

metallerinin katalizöre eklenmesi, kimyasal adsorpsiyon veya boyaların fiziksel olarak 

absorbe edilmesi ile yüzeyin hassasiyetinin artırılması veya kompozit yarı iletken elde 

etmek için diğer yarı iletken malzemelerle birleĢtirmeyi içine alır. Yarı iletkenlerin 

fotoverimini arttırmak için uygulanan diğer yöntem de, aktive edilmiĢ karbon, silika, 

alümina, zeolitler, killer gibi fotokatalizöre inorganik yardımcı adsorbentlerin 

eklenmesidir (Matos et al. 2007; Chong et al. 2010). Bu bölümde, TiO2 yüzey 

değiĢtirme tekniklerinin geliĢmiĢ olanları tanıtılmaktadır.  

1.14.2.a. Metallerle fotokatalizin yüzeyinin modifikasyonu 

Fotokatalizde, bir yarı iletkene soy metallerin eklenmesi, yarı iletkenin yüzey 

özelliklerini değiĢtirerek fotokatalitik prosesi değiĢtirebilir. Soy metal aslında 

elektronların dağılımını değiĢtirerek yarı iletkenin fotokatalitik özelliklerini değiĢtirir. 

Uyarılma sonrası, elektron metale geçerek tutulur ve e
–
/h

+ 
rekombinasyonu baskılanır. 

Metal birikimi ile yarı iletken yüzeyin elektronik değiĢimi birçok yazar tarafından 

belirtilmiĢtir (Keller et al. 2003; Hu et al. 2006; Iliev et al. 2007). TiO2 yüzeyindeki Au 
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(Iliev et al. 2007), Pd (Wu et al. 2009), Pt (Sun et al. 2008) ve Ag (Iliev et al. 2006) 

gibi soy metallerin birikimi literatürde belirtilmiĢtir (Carp et al. 2004; Iliev et al. 2006; 

Iliev et al. 2007; Park et al. 2013). Bu metaller, fotoüretilmiĢ e
–
/h

+ 
rekombinasyon 

oranlarını önemli derecede azaltarak fotokatalitik aktiviteyi büyük oranda 

arttırmaktadır.  

1.14.2.b. Fotokatalizörlerin birleştirilmesi (Kompozit fotokatalizörler)  

Farklı enerji seviyelerinde bant aralıklarına sahip iki yarı iletkenin kenetlenmesi, yük 

ayrımını arttırarak ve sistemin fotouyarılma enerji aralığını geniĢleterek ilginç bir 

Ģekilde fotokatalitik prosesin veriminin artmasına sebep olur (Di Paola et al. 2012). 

Kompozit fotokatalizörde, görünür bölge ıĢığının absorpsiyonu ila küçük bant aralık 

enerjisine sahip yarı iletkenin fotouyarılan iletkenlik bandı elektronları geniĢ bant 

aralığı aralığına sahip yarı iletkenin iletkenlik bandına geçerken, fotoüretilmiĢ boĢluklar 

düĢük bant aralığı enerjisine sahip yarı iletkende olduğu gibi kalırlar. Böylece, etkin bir 

e
–
/h

+ 
ayrımı sağlanmıĢ olur. TiO2 ile birleĢen grafen oksit ve karbon nanotüpleri 

(CNT’ler) yapıları içindeki elektronu tutarak e
–
/h

+
 çiftlerinin rekombinasyon süresinin 

uzamasını sağladığını göstermiĢtir (Yu et al. 2005; Chen et al. 2009; Jiang et al. 2011; 

Leary and Westwood 2011). TiO2 ile CdS (Bai et al. 2011), Al2O3 (Choi et al. 2006), 

SiO2 (Yuan et al. 2008), ZnO (Wang et al. 2010), ZnS (He et al. 2010), SnO2 (Zhou et 

al. 2008), Bi2O3 (Xu et al. 2011) kompozitlerinin fotokatalitik özellikleri çalıĢılmıĢtır. 

Deneysel çalıĢmalar uygun enerji düzeyine sahip yarı iletkenlerin çiftleĢmesinin daha 

iyi bir yük ayrımı yoluyla daha verimli bir fotokatalizör üretebileceğini göstermesine 

rağmen, endüstriyel bir uygulama için uygun maliyetli olmaları nedeniyle bu yöntem 

genellikle 1.14.2.c ve 1.14.2.d bölümlerinde altı çizili olan geçiĢ ya da metal olmayan 

destek ile yer değiĢtirir. 

1.14.2.c. Fotokatalizörlerin geçiş ya da nadir toprak metal iyonlarıyla katkılanması  

Son yıllarda, araĢtırmalar geniĢ çapta metal–iyonuyla katkılanmıĢ yarı iletkenler ile 

görülebilir ıĢık–uyarımlı fotokatalizörlere odaklanmıĢtır. Bu tip geçiĢ, metal ve ametal 
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katkılamanın mekanizması, metal değiĢtiriminden ve metal çiftleĢmesinden farklıdır. Bu 

durumda, metal ya da ametal iyon, TiO2 kristal kafesinde birleĢtirilir (Chen and Mao 

2007). Bu tür birleĢtirmeler, TiO2’nin bant aralığındaki kirliliği gösterir ve böylece 

fotonik enerji gerekliliğini azaltır ve TiO2 bant aralığını daraltarak fotokatalitik 

aktiviteyi arttırır. Son on yılda, geçiĢ metal iyonlarını gibi (ör. V (Di Paola et al. 2002), 

W (Di Paola et al. 2002), Cr (Teh and Mohamed 2011), Fe (Estrellan et al. 2010), Ni 

(Kim et al. 2008), Co (Kim et al. 2008), Mg (Behnajady et al. 2011), Mo (Shahmoradi 

et al. 2010), Sn (Mohammadi et al. 2012)) ve nadir toprak metal iyonları (ör. Pt (Ou and 

Lo 2007a; Teh and Mohamed 2011), Pd (Ou and Lo 2007a), La (Liu et al. 2007), Ce 

(Shi et al. 2011), Nb (Estrellan et al. 2010)) farklı metal iyonlarıyla görünür bölge ıĢık 

irradyasyonu altında çeĢitli organik kirleticilerin gideriminde fotokatalitik performansı 

arttırmak için geniĢ çaplı çalıĢılmıĢtır (Di Paola et al. 2002; Estrellan et al. 2010; 

Behnajady et al. 2011; Boxi and Paria 2014). Bir metal–iyon–katkı maddesinin bağıl 

fotokatalitik veriminin materyale bağlı olup olmaması, onun fotokatalitik aktivitesinin 

azalmasına yol açan rekombinasyon merkezi olarak ya da arayüzey yük transferinin bir 

aracısı olarak hareket edip etmemesine bağlıdır. 

1.14.2.d. Fotokatalizörlerin ametaller ile katkılanması 

Son zamanlarda azot (Asahi et al. 2001; Dong et al. 2010), kükürt (Jo and Shin 2010), 

karbon (Leary and Westwood 2011; Teh and Mohamed 2011), bor (Xu et al. 2009), flor 

(Li et al. 2005a) gibi iletkenlerin görünür bölge ıĢınlarıyla aktiflendirilmesi ile yapılan 

çalıĢmalar yoğun bir Ģekilde sürdürülmektedir. Absorpsiyon eĢiğinin görünür bölgeye 

kaymasını ve ametallerle katkılanmıĢ fotokatalizörlerin fotokatalitik aktivitesini 

açıklamak için çeĢitli mekanizmalar ileri sürülmüĢtür. TiO2’nin azot katkısı, kafes 

oksijeninin 2p hali ile azotun p halini karıĢtırarak onun foto–cevabını görünür bölgeye 

kaydırma Ģeklinde olabilir ve TiO2’nin bant aralığını daraltarak fotokatalitik aktivitesini 

artırabilir (Dong et al. 2010; Lai et al. 2010). Metal iyonu katkılamasının aksine, ametal 

katkılama maddesi kafes oksijeni ile yer değiĢtirebilir ve bu proseste rekombinasyon 

merkezleri oluĢma ihtimali düĢüktür. Bazı çalıĢmalar ametal katkılayıcıların 

(doplamada kullanılan madde) bant aralığını daraltmada gösterdiği etkinliğin metal 
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katkılayıcılardan daha yüksek olduğunu ortaya koymuĢtur. Ancak, ametal katkılamanın 

bazı dezavantajları vardır. Yapılan çalıĢmalar ametal katkı bileĢenin miktarının tavlama 

prosesi esnasında azalacağını, bağlı olarak görünür ıĢık fotoaktivitesinin düĢeceğini 

göstermiĢtir (Teh and Mohamed 2011). Son zamanlarda baĢka bir metal ile katkılama 

metal ya da ametal iyonlarıyla TiO2’nin tek baĢına katkılama dezavantajlarını ortadan 

kaldırmak için ileri sürülen yollardan birisi olup bazı araĢtırmacılar tarafından 

tartıĢılmıĢtır (Ma et al. 2010; Teh and Mohamed 2011; Wu et al. 2011; Zhang et al. 

2011a). Su arıtımında fotoyükseltgenme verimini artırmak için TiO2’nin fotoaktivite 

kinetiğinin anlaĢılması için daha fazla araĢtırmanın yapılması gerekmektedir. 

1.14.2.e. Kimyasal ya da fiziksel olarak adsorplanmış boyalarla fotokatalizör 

yüzeylerinin duyarlaşması 

Görünür bölge ıĢığını kullanarak fotokatalizörlerin uyarılmasında, yarı iletkenlerin boya 

ile duyarlılaĢtırılması, absorpsiyon eĢiğini görünür bölgeye kaydıran bir diğer stratejidir 

(Kaur and Singh 2007). Örneğin, yüzeyi boya ile hassaslaĢtırılmıĢ TiO2, 

fotoelektrokimyasal cihazlarda görünür ıĢıktan elektrik üretmek üzere baĢarıyla 

denenmiĢtir (Sirimanne et al. 2003). Görünür bölge ıĢınlarıyla kirletici maddelerin 

fotobozundurulmasında yüzeyi boya ile duyarlılaĢtırılmıĢ TiO2 ile yapılan çalıĢmalar 

literatürde yer almaktadır (Kaur and Singh 2007; Zyoud et al. 2011). Boya 

adsorplanmıĢ TiO2 yüzeyi görünür bölge ıĢınını absorplayarak uyarılır ve bir elektron 

boyanın iletkenlik bandına ıĢınlandıktan sonra TiO2 yarı iletkeninin iletkenlik bandına 

alt bant aralığı uyarımı ile yerleĢir ve fotokatalitik proses, ara yüzey elektron transferi 

ile devam eder (Chatterjee and Mahata 2001). Diğer taraftan, değerlik bandında bir 

boĢluk oluĢur. Arkasından, boĢluk kolayca bozunarak kirleticileri yükseltger. Bu 

kirleticileri yükseltgemek için gerekli potansiyel boya iletkenlik bandından daha az 

pozitiftir. BoĢluklar daha fazla pozitif potansiyel gerektiren kirleticileri 

yükseltgemeyebilir. Hilal ve grubuna göre (Hilal et al. 2007), boyayla duyarlılaĢtırılmıĢ 

TiO2 yüzeyleri iki farklı özelliğine sahiptir: daha uzun dalga boylarında (ör. Görünür 

bölge) duyarlılaĢtırılırlar ve sadece boya değerlik bant aralığından daha az pozitif 

yükseltgeme potansiyeli gerektiren kirleticileri oksitlerler. Eritrosin B, tiyonin ve eosin 
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Y gibi bazı boyalar, duyarlaĢtırıcı olarak yaygın Ģekilde kullanılırlar (Chatterjee and 

Mahata 2001). ġimdiye kadar, fotokatalizörün elektronik modifikasyonu için belirtilen 

stratejiler arasında ametal iyonlarıyla katkılama görünür ıĢık kullanan fotokatalizörlerin 

geliĢtirilmesi için en iyi metot gibi görünmektedir. Ametallerle katkılama prosedürüne 

dayalı görünür ıĢık TiO2 fotokatalizörleri ticari olarak toz ve kolloidal çözelti Ģeklinde 

elde edilebilir (Fujishima and Zhang 2006). Havanın temizlenmesinde görünür ıĢık 

TiO2 esaslı filtreler ticari olarak temin edilebilir (Mills and Lee 2002). Fujishima ve 

Zhang’a göre (Fujishima and Zhang 2006) metal iyonu katkılı TiO2 fotokatalizörlerinin 

görünür ıĢık altındaki fotokatalitik etkinlikleri UV ıĢığı altındakine göre çok daha 

düĢüktür. Atık su arıtımında görünür bölge fotokatalizörlerinin verimini artırmada 

modifiye TiO2’nin fotoaktivite kinetiğinin daha iyi anlaĢılması için daha fazla araĢtırma 

çabası gerekebilir. 

1.14.2.f. Mezo gözenekli killer 

Doğal killer, yüksek adsorpsiyon kapasiteleri ve ucuz fiyatlarından dolayı TiO2 destek 

maddesi olarak yaygın Ģekilde kullanılırlar. Bentonit (Sun et al. 2002), sepiyolit (Ökte 

and Sayınsöz 2008; Zhang et al. 2011b), montmorillonit (Chen et al. 2012; Hassani et 

al. 2015), zeolit (Fukahori et al. 2003) ve kaolin gibi farklı killerle çok sayıda çalıĢma 

yapılmıĢtır (Chong et al. 2009b). Her ne kadar bu killer katalitik olarak aktif değilseler 

de onların üstün adsorplama kapasitesi fotokataliz reaksiyonu esnasında yüzey temasını 

artırdığı için çok ilgi toplamıĢtır. Doğal killerin TiO2’yi immobilize etmeden direk 

kullanılamayacağı düĢünülmektedir. Bu durum difüzlenebilen ve daha sonra tabakalar 

üzerine immobilize olmuĢ TiO2 verimini etkileyen farklı yüzey veya kafes bağlı 

safsızlıkların varlığından kaynaklanabilir (Chong et al. 2009b). Ayrıca, eğer bu 

safsızlıkları uzaklaĢtırılmazsa sulu ortamdaki polar moleküller kil yapısı içerisinde kilin 

ĢiĢmesine sebep olan iç reaksiyonları baĢlatabilirler (Chong et al. 2009b). ġiĢme, van 

der Waals kuvvetlerinin tüm kili turbostatik bir düzende tuttuğu bazı killerde daha fazla 

olacaktır. Bu durum, eğer fotokatalitik reaksiyonlar hidrodinamiklerin önemli ölçüde 

etkilenebileceği ve fotoaktivitenin kaybolmasına yol açacağı bir reaktörde gerçekleĢirse 

arzu edilmez. Ġmmobilizasyon tabakası olarak piller halinde killerin kullanılması 
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durumunda killerin yoğunluğu, partikül dağılım aralığı ve kullanılan fotoreaktör sistemi 

gibi faktörlerin göz önünde bulundurulması gerekir. Membran veya çamur prosesleri de 

dahil olmak üzere nano boyutlu TiO2 için destek maddesi olarak mezo gözenekli killeri 

kullanan çok sayıda baĢarılı çalıĢma sergilenmiĢtir (Sun et al. 2004; Chong et al. 

2009a). 

1.14.3. Fotokatalizin diğer teknolojilerle birleştirilmesi 

Fotokatalitik prosesin performansını arttırmak için, farklı stratejiler kullanılmaktadır. 

Örneğin, TiO2–esaslı ĠOP’nin performansını artırmak için TiO2/O3 (Addamo et al. 

2005a; Fathinia and Khataee 2015), TiO2/H2O2, ve TiO2/Fenton gibi ekonomik ve 

yüksek enerji verimi sağlayan birleĢtirilmiĢ sistemler geliĢtirilmiĢtir (Cuerda-Correa et 

al. 2016; Zhao et al. 2016). Bu tür proseslerin amacı son derece yüksek oksidasyon 

hızlarına yol açan reaktivitesi yüksek hidroksil radikallerinin üretimini artırmaktır. Son 

zamanlarda, Agustina ve grubu (Agustina et al. 2005) atık su arıtımında fotokataliz ve 

ozonlamanın bileĢtirildiği alanda yayınlanmıĢ çalıĢmaları bir araya getirerek 

yayınlanmıĢlardır. Onların çalıĢması endüstriyel atık suların arıtımı için belirli Ģartlar 

altında dirençli organik bileĢiklerin oksidasyonu ve uzaklaĢtırılması için fotokatalitik 

ozonlamanın alternatif etkin bir yol olabileceğini doğrulamıĢtır. 

1.15. Ozonlama 

Ozonun organik maddeler ile reaksiyonları alkol, aldehit ve karboksilik asit gibi 

ürünlerin oluĢumuna yol açar. Bu oksidasyon yan ürünlerinin ozonla verdiği 

reaksiyonların hızlarının çok düĢük olmasından dolayı, tam mineralleĢtirmenin çok 

yavaĢ gerçekleĢmesi, ozonlama proseslerinin en önemli dezavantajı olarak kabul 

edilmektedir (Nawrocki and Kasprzyk-Hordern 2010). Bu sebeple, ozonlama prosesleri 

bazen arkasından fotokataliz (Sánchez et al. 1998) veya diğer elementleri ilave ederek 

modifiye edilmiĢ ve katalitik ozonlama olarak bilinen prosesten önce yapılan ön arıtım 

oksidasyon tekniği olarak kabul edilir. Ortamda katalizör bulunmadığında, pH 8’in 

altında ozon molekülleri nükleofilik hedefe (R) doğrudan saldırır (1.47 ve 1.48 
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Reaksiyonları). pH 8’in üstünde çalıĢılan Ģartlar altında ise bir seri reaksiyonla (1.49–

1.56 Reaksiyonları) parçalanarak hidroksil radikallerini oluĢturur ve maddeleri dolaylı 

olarak yükseltger. Bu Ģartlar altında (pH>8) hidroksil radikallerinin varlığı ozon 

moleküllerinin parçalamasını (1.57 Reaksiyonu) hızlandırır (Kasprzyk-Hordern et al. 

2003; von Gunten 2003). 

Doğrudan oksidasyon mekanizmaları: 

3 2O R R O O      (1.47) 

veya; 

3 3O R R O      (1.48) 

 

Dolaylı oksidasyon mekanizmaları: 

3 2 2 2 2O OH O HO (veya) O HO         (1.49) 

3 2 2 2O HO O O OH        (1.50) 

3 2 2O HO 2O OH      (1.51) 

3 2 3 2O O O O      (1.52) 

3 3O H HO pH 8       (1.53) 

3 2HO O OH     (1.54) 

3 2O O O pH 8      (1.55) 

2O H O OH OH       (1.56) 

3 2 2O OH O HO      (1.57) 

 

Ozon parçalama zincir reaksiyonlarının reaksiyon hız sabitleri karĢılaĢtırıldığında bu 

proseste ozon moleküllerinin hidroksil iyonlarına ilk saldırısının hız kontrol basamağı 

olduğu açıkça görülür. 
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1.16. Katalitik Ozonlama 

ÇeĢitli katalizörler varlığında ozonun yükseltgeme özelliğinin modifiye edilmesi 

farmasötiklerin uzaklaĢtırılması için en etkili ĠOP’nden biri olarak kabul edilir (Rosal et 

al. 2008; Pocostales et al. 2011; Dai et al. 2014). Katalitik ozonlama, reaksiyon 

mekanizmalarını etkileyerek ozonlama ve katalitik arıtım yöntemlerine göre verimi 

artırabilir ve reaksiyon süresini düĢürebilir (Augugliaro et al. 2006). Gracia ve grubu 

(Gracia et al. 1996) ozonun katalizörle birleĢtirilmesinin reaksiyon süresini azalttığını 

ve ozonlama verimini artırarak ozon tüketiminde dikkate değer bir azalmaya neden 

olduğunu rapor etmiĢtir. 

1.16.1. Homojen katalitik ozonlama 

Bu proseste, hidroksil radikalleri genel olarak çözeltideki geçiĢ metal iyonlarının 

varlığında ozon moleküllerinin parçalanmasıyla üretilir (Sauleda and Brillas 2001). 

Ozonlama için Fe(II), Mn(II), Ni(II), Zn(II), Cu(II), Co(II), Cd(II), Ag(I) ve Cr(III) 

katalizör olarak en yaygın olarak kullanılan metal iyonlardır (Legube and Karpel Vel 

Leitner 1999). Hordern ve grubu (Kasprzyk-Hordern et al. 2003) metal iyonlarının 

tabiatının reaksiyon hızını, seçimliliğini ve ozonun tüketimini etkilediğini rapor 

etmiĢlerdir. Son yıllarda yeni katalizörler kullanılmasına rağmen katalitik ozonlama 

mekanizmaları hala net değildir (Nawrocki and Kasprzyk-Hordern 2010). Bununla 

birlikte homojen katalitik ozonlama için genel olarak iki mekanizma tanımlanır; 

bunlardan ilki metal iyonlarıyla ozonun parçalanmasının ardından hidroksil veya diğer 

serbest radikallerin oluĢumu (1.58 ve 1.59 Reaksiyonları) (Sauleda and Brillas 2001), 

ikincisi organik bileĢiklerle metal iyonları arasında kompleks oluĢumu daha sonra bu 

kompleksin ozonla yükseltgenmesiyle son halini alan ürünlerin oluĢumu (Pines and 

Reckhow 2002; Beltrán et al. 2003). 

n n

3 2M O M O O        (1.58) 

n n 1

2M O H O M OH OH           (1.59) 
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1.16.2. Heterojen katalitik ozonlama 

TiO2, Al2O3 ve MnO2 gibi metal oksitler veya TiO2/Al2O3 (Chen et al. 2011), 

Fe2O3/Al2O3 (Beltrán et al. 2005b), Ru/CeO2 (Delanoë et al. 2001), MnOx/MWCNT 

(Sui et al. 2012), MnOx/Al2O3 (Yang et al. 2009) gibi desteklenmiĢ metal ya da metal 

oksitlerinin yüzeyinde ozonun parçalanması heterojen katalitik ozonlama olarak 

bilinmektedir. Ozonlamanın bu türünün verimi metal oksit yüzeyinin fiziksel ve 

kimyasal özellikleriyle (yüzey alanı, gözeneklilik, yoğunluk, gözenek hacmi, saflık, 

kimyasal dayanıklılık, mekanik dayanım, yüzey aktif merkezlerin varlığı vs.) çözeltinin 

pH’sına büyük ölçüde bağlıdır. Daha önce ifade edildiği gibi pH; reaksiyon ortamındaki 

en önemli parametrelerden birisi olup katalizör yüzeyinin yükünü ve aktif merkezleri 

buna bağlı olarak sulu çözeltideki ozonun parçalanma mekanizmasının yanı sıra 

adsorpsiyon kapasitesini etkiler (Kasprzyk-Hordern et al. 2003). Ozonun ve/veya 

organik bileĢiklerin katalizör yüzeyinde adsorpsiyonu, homojen katalitik ozonlamanın 

anahtar basamağı olarak kabul edilir. Katalizör yüzeyinde ozonun adsorpsiyonu ve aktif 

hidroksil radikallerini oluĢturmak için parçalanması genellikle katalizör aktivitesini 

belirleyen bir faktör olarak verilmektedir (Nawrocki and Kasprzyk-Hordern 2010). Bu 

proseste kullanılan katalizör tipine bağlı olarak çeĢitli mekanizmalar tanımlanmaktadır. 

Özetlenirse, literatürde heterojen katalitik ozonlama için iki ana mekanizma 

bildirilmektedir. Ġlki; ozon moleküllerinin katalizör yüzeyinde adsorpsiyonu ve bu 

moleküllerin parçalanmasıyla hidroksil radikallerinin oluĢturulması (Ma and Graham 

2000) ve ikincisi katalizör yüzeyinde ozon moleküllerinin aktif oksitleyici yüzeye bağlı 

radikallerin oluĢumuna yol açan adsorpsiyon ve ayrıĢmasıdır (Rosal et al. 2011). 

1.17. Fotokatalitik Ozonlama 

Oksijene kıyasla ozonun elektron ilgisi daha fazla olduğu için oksijen varlığında, 

fotokatalitik ozonlamanın fotokatalizden ve fotokatalizör yokluğunda ozonlamadan 

farklı bir proses olduğu açıkça anlaĢılmaktadır. Gilbert (Gilbert 2002), oksitleyici 

reaktif olarak TiO2 ile birleĢtirilmiĢ oksijenin ozona kıyasla dezavantajı bu 

fotokatalizörden oksijene yavaĢ elektron aktarımı olduğunu göstermiĢtir. Ayrıca, 
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Addamo ve grubu (Addamo et al. 2005a), hidroksil radikali oluĢturmak için bir 

elektronun ozon tarafından tutulmak zorunda olduğunu oysa oksijen bir elektron alıcısı 

olarak rol oynadığında bir hidroksil radikalinin oluĢturulması için üç elektronun 

gerektiğini kantitatif olarak göstermiĢtir (1.13, 1.22, 1.24 ve 1.35 Reaksiyonları). 

Fotokatalizör yüzeyinde fotoüretilmiĢ elektronlarla ozonun baĢlıca reaksiyonları 1.60–

1.63 zincir reaksiyonları ile verilmiĢtir. Bu zincir reaksiyonlarında oluĢan hidroksil 

radikalleri hedef kirletici moleküllere R–H seçimsiz olarak saldırarak onları parçalar. 

3 3O e O     (1.60) 

3 3O H HO      (1.61) 

3 2HO O OH     (1.62) 

çok basamaklı

2 2OH R H R H O CO        (1.63) 

 

Sulu çözeltilerden farklı farmasötiklerin giderimi ve bozundurulması üzerine 

TiO2/UV/O3’un kombinasyonun sinerjik etkileri birçok çalıĢmada tartıĢılmıĢtır 

(Addamo et al. 2005a; Aguinaco et al. 2012; Fathinia and Khataee 2015; Fathinia et al. 

2015). 

1.18. Fotokatalitik Reaksiyonların Kinetiği 

Fotokatalitik reaksiyonlar çözelti/fotokatalizör ara yüzeyinde gerçekleĢen 

reaksiyonlardandır. Reaksiyon esnasında adsorbent ve yük taĢıyıcılar arasında meydana 

gelen etkileĢimler reaktantın kimyasal değiĢimine neden olur. Buna göre katalizör 

tarafından ıĢık absorpsiyonunu kapsayan fotokatalitik reaksiyon, adsorpsiyon ve 

desorpsiyon proseslerini de içerir. Fotokatalitik reaksiyonlar aĢağıda gösterilen beĢ 

basamakta gerçekleĢir (Herrmann 2005): 

 Sıvı içerisindeki (veya gaz halinde) reaktiflerin fotokatalizör yüzeyine taĢınması, 

 Reaktiflerin fotokatalizör yüzeyinde adsorpsiyonu,  

 Fotokatalizör yüzeyinde kimyasal reaksiyon, 
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 OluĢan ürünlerin yüzeyden desorpsiyonu, 

 Sıvı (gaz halinde) faza taĢınan ürünler. 

Yukarda sözü edilen basamakların tümü son proses hızını önemli ölçüde etkileyebilir. 

Reaktifler Fick kanununa göre, konveksiyon ve difüzyon etkisiyle fotokatalizör 

yüzeyine taĢınırlar. TaĢınım hızı reaktördeki reaksiyon hızından daha yüksek 

olduğundan, genel reaksiyon hızı çoğunlukla fotokatalizör yüzeyindeki gerçek kimyasal 

reaksiyondan ziyade reaktantların adsorpsiyonuna büyük ölçüde bağlıdır. Dolayısıyla 

hız sınırlayıcı basamak değildir. IĢınlanmıĢ fotokatalizörlerde fotokatalitik oksidasyonu 

tanımlayan birkaç kinetik model vardır. 

1.18.1. Langmuir–Hinshelwood (L–H) kinetik mekanizması 

Fotokatalizör yüzeyindeki reaksiyona sadece iki reaktantın katıldığı göz önünde 

bulundurulur. En genel yüzey reaksiyon mekanizması, her iki reaktantın yüzeyde 

adsorplandığı ve ardından çarpıĢarak ürünler oluĢturduğu mekanizmadır. Bu, Langmuir 

Hinshelwood (L–H) mekanizması olarak bilinir. Bu mekanizma, Langmuir’in 

adsorpsiyon prensiplerine dayalı olarak Hinshelwood tarafından önerilen düĢüncelerden 

türetilmiĢ olup (Yamazaki et al. 1999) aĢağıdaki hipotezlere dayanmaktadır: 

 Yüzey homojendir, 

 Adsorpsiyon sadece yüzeydeki spesifik merkezlerde gerçekleĢir, 

 Her bir aktif merkez, adsorplanan reaktantın bir molekülü tarafından kullanılır, 

 AdsorplanmıĢ moleküller birbirleriyle reaksiyon vermezler, 

 Adsorpsiyon prosesi esnasında sadece tek tabaka oluĢur. 

Fotokatalitik yüzey reaksiyon mekanizması bir yarı iletken molekülü ile bu yarı 

iletkenin yüzeyine adsorplanmıĢ molekülün bir atomu arasındaki reaksiyona dayanır. 

Dolayısıyla, bu reaksiyonlar ikinci dereceden kinetiğe göre yürütülür. 
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kA B P    (1.64) 

Bu durumda reaksiyon hızı aĢağıdaki denklem ile verilir; 

0 r A Br k     (1.65) 

Langmuir izotermi ima eder; 

A A
A

A A B B

K C

1 K C K C
 

 
  (1.66) 

B B
B

A A B B

K C

1 K C K C
 

 
  (1.67) 

 

Burada, KA ve KB A ve B reaktantları için adsorpsiyon sabitleri θA ve θB, A ve B 

reaktanları ile fotokatalizör yüzeyinin kaplanma kesrini göstermektedir. 1.66 ve 1.67 

Denklemlerini 1.65 Denklemine uygulayarak reaksiyon hızı için aĢağıdaki denklem elde 

edilir: 

 
r A B A B

0 2

A A B B

k K K C C
r

1 K C K C


 
  (1.68) 

kr hız sabiti ve KA ve KB adsorpsiyon sabitlerine termal olarak bağımlıdır. Fotokatalitik 

reaksiyonun heterojen kinetik analizi basitçe L–H hız denklemi ile verilebilir 

(Palominos et al. 2008): 

r ads
0

ads

k K C
r

1 K C



  (1.69) 

1.69 Denklemine dayalı olarak, çok düĢük baĢlangıç konsantrasyonlarında (1>>KadsC), 

baĢlangıç reaksiyon hızı kirleticinin baĢlangıç konsantrasyonuna göre yalancı birinci 

derece kinetiği ile verilerek denklem r0 = krKadsC olarak yeniden yazılabilirken, yüksek 
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baĢlangıç konsantrasyonlarında reaksiyon hızı baĢlangıç konsantrasyonundan bağımsız 

olacak ve r0 = kr Ģeklinde yazılacaktır (Emeline et al. 2005). 

1.18.2. Eley–Rideal (E–R) kinetik mekanizması 

Bu mekanizma, yüzeyde adsorplanmıĢ A molekülleri ve bu moleküllerin gaz veya sıvı 

fazdan yüzeye gelen B molekülleri ile temas ettiği durumu tanımlamaktadır (Beltrán et 

al. 2004). 

adsA B P    (1.70) 

Son reaksiyon hızı, 1.71 Denklemiyle ifade edildiği gibi, çözeltideki B türünün 

(adsorplanmamıĢ bileĢik) konsantrasyonuna veya eğer B bileĢiği gaz halindeyse kısmi 

basıncına ve fotokatalizör yüzeyinin A molekülleri tarafından kaplanma kesrine 

bağlıdır. 

0 r A Ar k C    (1.71) 

Reaksiyon hızı, eğer adsorpsiyon izotermi biliniyorsa A bileĢiğinin konsantrasyonuyla 

tanımlanabilir. A bileĢeninin adsorpsiyonu Langmuir izotermini izliyorsa reaksiyon hızı 

aĢağıdaki denkleme göre verilebilir; 

r ads A B
0

ads A

k K C C
r

1 K C



  (1.72) 

Ġki model arasındaki karĢılaĢtırma ġekil 1.12’de görülmektedir.  
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Şekil 1.12. L–H ve E–R modellerinin karĢılaĢtırması 

1.19. Su arıtımında Fotokatalik Reaktörler 

Su arıtımında kullanılan fotoreaktörler tasarım özelliklerine göre sınıflandırılabilirler 

(de Lasa et al. 2010). 

a) Fotokatalizörün durumu: Fotokatalizör süspanse olabilir veya bir destek üzerine 

bağlanabilir: 

 Fotokatalitik çamur reaktörleri 

 Ġmmobilize edilmiĢ fotokatalizörlü fotokatalitik reaktörler  

Çamur reaktörlerinde, katalizör partikülleri sıvı fazda (su) serbestçe dispers olurlar ve 

fotokatalizör hareketli sıvı fazla tamamen bütünleĢir. Durgun fazda dispers olmuĢ ve 

sabit bir desteğe tutundurulmuĢ katalizör (katalizör destek sistemi) immobilize katalizör 

reaktör tasarımının özellikleridir.  

b) Aydınlatma türü: ıĢınlama türü fotokatalitik reaktörlerin tasarımında önemli bir 

konuyu oluĢturmaktadır. Reaktörler UV polikromatik lambaları ve güneĢ ıĢığı 

kullanarak ıĢınlandırılabilir.  
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GüneĢle aydınlatılan reaktörler yoğunlaĢmayan reaktörler ve yoğunlaĢan reaktörler 

olmak üzere iki alt sınıfa ayrılırlar. YoğunlaĢmayan güneĢ ıĢınlarını kullanan reaktörler 

doğal güneĢ ıĢınlarına eĢit ya da düĢük ıĢık Ģiddetleri kullanırken, konsantre güneĢ 

reaktörleri doğal güneĢ ıĢınlarından daha fazla Ģiddete sahip ıĢınları kullanılırlar. 

c) IĢın kaynağının konumu: Lambanın ya da ıĢın kaynağının konumu bir fotokatalitik 

reaktörün ayırt edici bir özelliğidir. Lambanın konumu farklı konfigürasyonlarda 

olabilir (Mukherjee and Ray 1999): 

 DaldırılmıĢ ıĢın kaynağına sahip reaktörler,  

 Harici ıĢın kaynağına sahip reaktörler,  

 SaçılmıĢ ıĢın kaynağına sahip reaktörler. 

DaldırılmıĢ kaynaklı reaktörlerde lamba ünitenin içerisinde yerleĢtirilir. DıĢ kaynaklı 

fotokatalitik reaktörlerde lambalar reaktör kabının dıĢında yer alır. SaçılmıĢ reaktörlerde 

ıĢın kaynaktan reaktöre reflektörler veya ıĢık rehberleri gibi optik araçlarla taĢınır. 

1.20. TiO2 Çamur Fotoreaktörleri ile TiO2 immobilize fotoreaktörlerinin 

karşılaştırması  

Çizelge 1.6, Alfano ve grubu (Alfano et al. 2000), Parent ve grubu (Parent et al. 1996) 

ve Ollis tarafından rapor edildiği gibi çamur ve immobilize fotokatalitik reaktörlerin 

avantaj ve dezavantajlarını özetlemektedir (Ollis 1991). Bu özelliklerin bazıları bir tür 

reaktöre özgü olabilir ve diğer reaktörlerde kısmen ya da tamamen zayıf kalabilir (de 

Lasa et al. 2010).  



67 
 

 

Çizelge 1.6. Süspanse ve çamur fotoreaktörlerin karĢılaĢtırması 

Çamur reaktör İmmobilize reaktör  

Avantajları 

 Oldukça homojen katalizör dağıtımı  Sürekli operasyon  

 Reaktör hacmine göre yüksek fotokatalitik 

yüzey alanı  

 Adsorplama özelliğine sahip destek 

kullanırken su fazından organik 

materyalin artan uzaklaĢması  

 Sınırlı kütle transferi  Ġlave olarak katalizör ayırma 

operasyonunun gerekli olmayıĢı  

 Katalizörün sürekli değiĢtirilebilme ve 

uzaklaĢtırılabilme imkanına bağlı olarak 

minimum katalizör kirlenmesi  

 

 Ġyi karıĢmıĢ partikül süspansiyonu  

 Reaktörde düĢük basınç azalması   

Dezavantajları 

 Proses sonrası süzme gerektirir  immobilize fotokatalizör tarafından 

ıĢık saçılması nedeniyle düĢük 

kullanım verimi  

 Süspanse olmuĢ partikül ortamında 

adsorpsiyon ve önemli oranda ıĢık 

saçılması  

 Muhtemel kütle transfer 

sınırlamalarından dolayı kısıtlı iĢletme 

kapasitesi  

  Muhtemel katalizör deaktivasyonu ve 

katalizör yıkama  

 

1.21. UV Işığı ve Fotokimyanın Temelleri 

1.21.1. Işık ve fotonlar 

IĢık, radyo dalgalarından kozmik ıĢınlara kadar, dalga boyunda en az 16 büyüklük 

sıralamasına göre uzayan bir enerji türüdür. Frekans ve dalga boyuna sahip olan ayrı 

enerji paketleri halinde iletilir. Bu iki özelliğin arasındaki bandı Planck ıĢınım 

kanunuyla verilir. 

u h hc / hc        (1.73) 

A A AU N h hcN / hcN        (1.74) 
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Burada; u, bir fotonun enerjisini, v, frekansı, (s
−1

), λ, dalga boyunu (m),  , dalga 

sayısını (m
–1

), c, ıĢığın vakum ortamındaki hızını (2.9979 × 10
8
 m s

–1
), h, Planck 

sabitini (6.6261 × 10
–34

 J s), NA, Avogadro sayısını (6.02214 × 10
23

 mol
–1

) ve U ise 

Einstein baĢına enerjiyi göstermektedir. Birimler, Uluslararası Standart (SI) Sistemine 

göre verilmiĢtir. Ancak UV ıĢığı ve fotokimya uygulamalarında son terimi joule olarak 

(J Einstein
–1

) elde edilmek için, genellikle λ, nanometre (nm) olarak ve ν, cm
–1

 olarak 

verilir. IĢının bir molekül tarafından absorpsiyonu onu uyararak kimyasal 

reaksiyonunun meydana gelebileceği hale getirir. Bu proses, fotokimya olarak 

adlandırılır.  

1.21.2. UV ışığı spektrum aralıkları 

Fotokimyada alıĢılagelmiĢ dalga boyu aralığı 100 ile 1000 nm arasındadır. 1000 nm’den 

daha uzun dalga boylu ıĢınlar absorplandığında kimyasal bir değiĢime yol açmak için 

oldukça küçük foton enerjisine sahiptirler. Oysa, 100 nm’den daha kısa dalga boylu 

ıĢınlar, radyoaktif kaynaklardan gelen ıĢınların karakteristik moleküler bozunmasına 

sebep olabilecek, molekülleri iyonlaĢtırabilecek, elektron ve reaktif radikaller (ör. 
•
OH) 

üretecek kadar yüksek enerjiye sahiptir. Toplam fotokimyasal dalga boyu aralığı 

Çizelge 1.7’de ve ġekil 1.13’te verilen spesifik isimlere sahip bantlara ayrılmıĢtır. 980 

nm’ye kadar olan dalga boylarında, güneĢ enerjisi depolayabilen bazı fotosentetik 

bakteriler hariç, yakın infrared bölgesinde (700–1000 nm) çok az fotokimya meydana 

gelir. Görünür bölge aralığı (400–700 nm) yeĢil bitki ve yosunlardaki fotosentez için 

tamamen aktiftir. Ayrıca, birçok boya görünür bölge aralığında fotokimyasal 

dönüĢümlere maruz kalır veya diğer moleküller de reaksiyonları duyarlı hale getirir. 

Fotokimya çalıĢmalarının çoğu ultraviyole aralığını (100–400 nm) içerir. Bu bölge 

insan cildinin UV ıĢınlarına duyarlılığı ile bağlantılı olarak dört alt aralığa ayrılmıĢtır. 

UVA aralığı (315–400 nm) deride bronzlaĢmaya yol açar. UVB aralığı (280–315 nm) 

güneĢ yanıklarına hatta cilt kanserine neden olabilir. UVC aralığı (200–280 nm) RNA, 

DNA ve proteinler tarafından absorplandığı için hücre mutasyonlarına, kansere veya 

hücre ölümlerine sebep olabilir. Ġnsanlar UVC ıĢığına karĢı uygun tedbirler almak 

zorundadır. UVC ıĢığı deri hücrelerinin yüzeyinde güçlü Ģekilde absorplandığında deri 
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tabakasında neredeyse her gün dökülme meydana gelir, ılımlı ölçüde maruz 

kalındığında göz ardı edilebilir. Ancak, gözlerin UVC ıĢığına maruz kalması çok daha 

tehlikeli olup katarakt oluĢumuna yol açar (Wieringa 2006). UVC aralığına bazen 

mikrop öldürücü aralık da denir, çünkü bakteri ve virüsleri etkisiz hale getirmek için 

çok etkilidir. Vakum ultraviyole aralığı hemen hemen bütün maddeler tarafından (sıvı 

su ve havadaki oksijen dahil) absorplanır. Bu nedenle, sadece vakum ortamında 

iletilebilir. 

Çizelge 1.7. Fotokimyayı ilgilendiren spektrum aralıkları 

Aralık adı  
Dalga boyu  

aralığı (nm) 

Yakın infrared 700–1000 

Görünür bölge 400–700 

Ultraviyole  

UVA 315–400 

UVB 280–315 

UVC 200–280 

Vakum ultraviyole (VUV) 100–200 

 

 

Şekil 1.13. UV, görünür ve yakın infrared spektrum aralıkları  

Radyo dalgalarMikro dalgalarİnfrared

Görünür bölge

UltraviyoleX-ışınlarıGama ışınları

Elektromanyetik spektrum

Düşük enerjiYüksek enerji

Uzun dalga boylarıKısa dalga boyları

400 nm 700 nm
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1.22. UV Lambaları 

UV dezenfeksiyon cihazının en önemli bileĢeni UV lambalarıdır. Bu lambalar UV ıĢığı 

oluĢturabilmek için kabul edilebilir bir etkinlik ve kullanım süresine sahip antiseptik 

bölge (200–300 nm) aralığında olmak zorundadırlar. Bir UV lambası elektrik enerjisini 

kısmen ıĢık enerjisine dönüĢtürür, kalan kısmı ısı olarak yayılır. Lambanın verimi 

genellikle antiseptik bölgeye giren toplam UV ıĢığının dıĢ elektrik gücüne oranı olarak 

tanımlanır. 

1.22.1. Lamba türleri 

UV ve görünür bölgede emisyon yapan birçok lamba türü Çizelge 1.8’de verilmiĢtir. 

UV dezenfeksiyonu için en önemli lambalar gaz deĢarj lambalardır. Bunların genellikle 

metal atomları (ör. civa) veya bir soy gazın (ör. ksenon) olabildiği gazı içeren bir tüpün 

her bir ucunda bir tane olmak üzere iki elektrotları vardır. Gaz deĢarj lambalarının 

birçok genel tipi vardır. UV dezenfeksiyon sistemlerinde kullanılan lambaların büyük 

kısmı Hg–buhar lambalarıdır. Bu lambalarda, iyonize olmuĢ sıcak plazmadan akan 

elektrik akımı civa atomlarının daha yüksek enerjili uyarılmıĢ duruma geçmesine sebep 

olur. Bu uyarılmıĢ durumlar temel hale döndüklerinde, UV ıĢığı, temel halle uyarılmıĢ 

hal arasındaki enerji farkıyla ters orantılı dalga boyunda ıĢın yayar. 

Çizelge 1.8. UV lambalarının sınıflandırması 

Lamba türü  Özellikleri Dalga boyu aralığı Örnek 

Sıcaklık 

radyatör 

lambaları 

Ġnert bir gazda sıcak filament (ör. 

Tungsten) 
350–800 nm Akkor ampul 

Gaz deĢarj 

lambaları 

Bir metal buharı (ör. civa) içeren 

uzun silindirik bir lambanın her 

ucundaki elektrotlar 

150–800 nm 

Floresan ampul; DüĢük 

basınçlı ve orta basınçlı 

Hg–lambaları 

IĢık yayan 

diyotlar 

(LED’ler) 

Akım geçtiğinde ıĢık yayan katı hal 

yarı iletkenleri 
250–600 nm 

Elektronik ekipman 

üzerindeki gösterge 

ıĢıkları 

Fenerler 

Ġnert bir gaz (ör. Xe) veya bir 

halojen (ör. Cl2) içeren bir 

lambadaki elektrik boĢalması, 

170–300 nm 

aralığında nispeten 

monokromatik 

Yeni deneysel lamba 

türü 
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Uyarılan civa atomlarının ömrü sınırlıdır ve μs veya milisaniye içerisinde enerjinin 

aĢırısını ıĢık veya ısı Ģeklinde yayarak daha düĢük enerji seviyelerine kadar bozunurlar. 

Yayınlanan ıĢığın dalga boyu enerji seviyeleri arasındaki farkla belirlenir (1.74 

Denkleme bkz.) ÇeĢitli geçiĢlerin bağıl yoğunluğu dikkate değer ölçüde değiĢir. Hg–

deĢarj lambalarının yaygın dört tipi vardır: düĢük basınç (LP); düĢük basınçlı, yüksek 

çıkıĢlı (LPHO); LPHO–amalgam; ve orta basınçlı (MP) lambalar. 

1.12.2. Lamba türlerinin karşılaştırması 

Çizelge 1.9’da, UV dezenfeksiyon reaktörlerinde kullanılan temel lamba türlerinin 

özelliklerinin karĢılaĢtırması görülmektedir. LP, LPHO ve amalgam lambalarının en 

yüksek antiseptik etkiye sahip oldukları belirtilmelidir. Bu, LP veya LPHO lambalarının 

çok küçük akıĢ oranları (<100 gpm) için seçenek olduğu anlamına gelir. LPHO ve 

amalgam lambaları genellikle orta büyüklükteki akıĢ hızlarında (0.1–10 mgd ve daha 

büyük) kullanılır. MP lambaları sıklıkla çok yüksek akıĢ hızlarında kullanılır (10 mgd 

ve daha büyük), çünkü bazı büyük akıĢ hızı uygulamaları LPHO UV lambaları 

kullanıyor olsa da, daha az sayıdaki lamba gerekli bakım masraflarının çok daha düĢük 

olması anlamına gelir. Lamba tipinin seçiminde dikkate alınması gereken önemli bir 

faktör antiseptik lamba verimidir. Açıkçası, LP ve LPHO lambalarının belirgin bir 

avantajı vardır, çünkü bu lambaların verimi MP lambalarınınkinin iki katıdır. Bununla 

birlikte, bakım dahil olmak üzere genel yaĢam ömrü maliyeti düĢünülebilir, çünkü 

yüksek bir verimin faydası daha düĢük sermaye ve bakım maliyetleri ile telafi edilebilir. 

Buna ek olarak, genellikle lamba türünün seçimini etkileyecek bölgeye özgü maliyetler 

vardır. 
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Çizelge 1.9. Ġçme suyunun UV dezenfeksiyonunda kullanılan UV lambalarının 

özelliklerinin karĢılaĢtırılması 

Özellikler LP LPHO* MP Flaş (titreşen) 

Emisyon 

Aslında 

monokromatik 

(253.7 nm) 

Aslında 

monokromatik 

(253.7 nm) 

Polikromatik 

(185‒600 nm) 

Polikromatik 

(185‒600 nm) 

Hg–buhar basıncı 

(Pa) 
0.1‒10 Pa 0.1‒10 Pa 50‒300 kPa – 

1.2 m uzunluğundaki 

lamba için Hg kütlesi 
~30 mg ~30‒75 mg 2‒4 g – 

ĠĢletim ampul 

sıcaklığı 
30‒50°C 60‒100°C 600‒900°C 

Plazma 

sıcaklığı  

8000‒25000 K 

Yay uzunluğu (cm) 15–200 15–200 10–200 10–100 

Ömür 8000‒12000 h 7000‒10000 h 3000‒6000 h >108 puls 

Antiseptik etkinlik† %35‒40 %30‒35 %12‒16 Bilinmiyor 

Güç yoğunluğu (giriĢ 

gücü, W cm
–

1
 cinsinden) 

0.2‒0.4  0.6‒1.2 125–200 – 

* LPHO lambaları ya amalgam lambalar ya da lambaların uçlarında soğuk bir noktaya izin veren özel 

uçlu lambalardır. 

† DNA’nın bağıl spektrumuna ağırlık verilir. 

 

 

1.23. Kil Mineralleri 

Kil mineralleri, hidrotermal değiĢimli bazik volkanik kül ve Kretase (kireçtaĢı, tebeĢir) 

dönemindeki kayaçlardan (85–125 milyon yıl önce) meydana gelebilir. Küllerin kile 

dönüĢüm mekanizmaları hakkında birçok fikir önerilmektedir. Bunların en önemlisi 

yeterli miktarda Mg
2+

 ve Na
+
 içeren deniz suyundaki reaksiyonlarla baĢladığı önerisidir 

(Lagaly and Ziesmer 2003; Utracki and Limited 2004). Yeryüzündeki kil minerallerinin 

yarısı veya daha fazlası illit, montmorillonit ve karıĢık katmanlı illit–montmorillonit, 

klorit ve karıĢık katmanlı klorit–montmorillonit, kaolin ve septaklorit, attapulgit ve 

sepiyolittir. Kil mineralleri ince tanelidir (Weaver and Pollard 1973). Kil mineralleri 

(katmanlı silikatlar), kaya terimi olarak ve ayrıca tortul kayaçların, toprakların mekanik 

analizlerinde parçacık boyutu olarak kullanılır. Bir parçacık boyutu terimi olarak, kil 

fraksiyonu, en küçük parçacıklardan oluĢan bu boyut fraksiyonudur. Jeologlara göre kil, 

yaklaĢık 4 mikron’dan daha ince bir malzeme olarak tanımlanırken, toprak 

araĢtırmalarında 2 mikron’dan küçük malzeme olarak tanımlanmaktadır (Grim 1968). 
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Birçok kil türü, katmanlı yapıdaki alüminosilikatlardır ve silisyum tetrahedral (SiO4), ve 

alüminyum oktahedral (AlO6)’in tabakalar meydana getirmek üzere çeĢitli Ģekillerde 

birleĢmesi sonucu oluĢurlar. Killerin en önemli özelliği su ve diğer polar molekülleri 

absorplayarak ĢiĢebilme özelliği göstermeleridir (Velde 1992). 

1.24. Kil Minerallerinin Sınıflandırması 

Kil minerallerinin sınıflandırılması konusunda birçok öneri getirilmiĢtir. Ġngiltere 

Mineraloji Topluluğu Kil Mineralleri Grubunun terminoloji komitesi, kristal kil 

minerallerinin zincir ve tabaka yapısına bölünmüĢ olduğunu ve tabaka yapılarının 2:1 

(TOT) ve 1:1 (TO) gruplarına ayrıldığı Ģeklinde bir öneri sunmuĢlardır. Kil 

minerallerinin Ģekil farklılıklarına ve 2:1 ve 1:1 silikat tabakalarının geniĢleyip 

geniĢleyememe özelliklerine bağlı olarak yapılan sınıflandırma Çizelge 1.10’da 

görülmektedir (Grim 1968).  

Çizelge 1.10. Kil minerallerinin sınıflandırılması (Grim 1968) 

I. Amorf 

Alofan grup 

II. Kristal   

A. Ġki tabaka türü (silisyum tetrahedral ve alüminyum oktahedralin birer tabakaların 

bir araya gelmesiyle oluĢmuĢ tabakalı yapılar) 

 

1. EĢ boyutlu 

 Kaolin grubu (Kaolin, nakrit, vs.) 

2. Uzayan 

Hallosit grubu 

B.  Üç tabakalı tipler (silisyum tetrahedralin iki tabakası ve merkezi dioktahedral veya 

trioktahedral tabakaların birleĢmesiyle oluĢmuĢ tabakalı yapılar)  

 1. GenleĢen kafes 

 a. EĢ boyutlu 

 Montmorillonit grubu (Montmorillonit, saukonit, vs.) 

 Vermikülit 

 b. Uzayan 

 Montmorillonit grubu (Nontronit, saponit, hektorit) 

 
2. GenleĢmeyen kafes 

 Ġllit grubu 

C.  Düzenli karıĢık–tabaka tipleri (farklı tipteki tabakaların düzenli Ģekilde 

istiflenmesi) Klorit grubu 

D.  

 

Zincir yapılı tipler (Al ve Mg atomları içeren hidroksillerin ve oksijenlerin 

oktahedral guruplarıyla birbirine bağlanmıĢ silisyum tetrahedralların hornblend 

benzeri zincirleri) 

Attapulgit, sepiyolit, paligorskit 
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a. 1:1 türü: Bir tetrahedral tabaka bir oktahedral tabakaya bağlıdır (ġekil 1.14 a). Her 

iki katman tipinin teorik yapıları (deformasyonsuz) birbirine bağlı tetrahedral ve 

oktahedral tabakaların altıgen simetrisine bağlıdır. Tetrahedral yapıların tepe 

oksijenleri, oktahedral yapıların köĢeleri ile birleĢir. Bu Ģekilde, 1:1 tabakasındaki 

oktahedralin altı köĢesi, dört hidroksil
 

radikali ve tetrahedralin iki tepe oksijeni 

tarafından oluĢturulur (Meunier 2005). 

b. 2:1 türü: Bir oktahedral tabakanın iki tetrahedral levha arasında yerleĢtiği tabakalı 

yapılar (ġekil 1.14 b). En yaygın silikatlar 2:1 tabakalı veya fillosilikat ailesinden olan 

tabakalı silikatlardır. Tabakaların kristal yapıları, silisyum atomlarıyla koordine olmuĢ 

iki tetrahedralin, alüminyum ya da magnezyum hidroksitin oktahedral tabakalarının bir 

kenarını paylaĢmasıyla bir araya gelen tabakalı yapılardan meydana gelmiĢtir. Tabaka 

kalınlığı yaklaĢık 1 nm olup bu tabakaların yan boyutları özel silikat tabakasına bağlı 

olarak 30 nm ila birkaç mikron arasında değiĢebilir. Tabaka yığılması, ara katman veya 

galeri olarak adlandırılan tabakalar arasında düzenli bir van der Waals aralığına yol açar 

(Sinha Ray and Okamoto 2003). Tabakalar arasındaki izomorfik yer değiĢtirme (ör. 

Al
3+

 yerine Mg
2+

 veya Fe
2+

 veya Mg
2+

 yerine Li
+
), ara tabakada bulunan alkali veya 

alkali toprak katyonları ile dengelenen negatif yükler üretir (Sinha Ray and Okamoto 

2003, Alexandre and Dubois 2000). 

Fillosilikatlar için önerilen sınıflandırma Ģeması Çizelge 1.11’de gösterilmiĢtir (Grim 

1968).  
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Çizelge 1.11. Tabakalı kafes kil mineralleri içeren fillosilikatlar için önerilen 

sınıflandırma Ģeması (Grim 1968; Yariv and Cross 2001) 

Tip Grup (x = katman yükü) Alt grup Tür 

2:1 

(TOT) 

Pirofillit–talk x~0 Pirofillit talklar Pirofillit talk 

Simektit–

montmorillonit 

Dioktahedral smektitler veya 

montmorillonitler 

Montmorillonit, 

beidellit, nontronit 

Saponit x~0.5–1.0 
Trioktahedral smektitler veya 

saponitler 

Saponit, hektorit, 

saukonit 

Vermikülit Dioktahedral vermikülit Dioktahedral vermikülit 

x~1.0–1.5 Trioktahedral vermikülit Trioktahedral vermikülit 

Mika x~2 
Dioktahedral mikalar Maskotik, paragonit 

Trioktahedral mikalar Biyotit, filogopit 

Gevrek mika x~4 

Dioktahedral gevrek mikalar Margarit 

Trioktahedral gevrek mikalar 
Seybertit, brandisit, 

ksantofilit 

2:1:1 

[TOT]O[TOT] 
Klorit x değiĢken 

Dioktahedral kloritler Pennin, klinoklor, 

proklorit Trioktahedral kloritler 

1:1 

(TO) 
Kaolin–serpantin x~0 Kaolinler Serpantinler 

Kaolin, hallosit 

Krizotil, lizardit, 

antigorit 

*Tüm fillosilikatların kristal yapısı iki tabaka türüne bağlıdır (Meunier 2005).  
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Şekil 1.14. Dioktahedral fillosilikatların kristal yapısı  
a) 1:1 tabakalı yapı, b) 2:1 tabakalı yapı (Meunier 2005)  

c. 2:1:1 (Brusit benzeri tabaka) türü: Bu yapıda birim tabaka kristali silisyum 

tetrahedral ve alüminyum veya magnezyum oktahedral tabakalarının değiĢimli olarak 
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düzenlendiği dört kristal tabakasından oluĢmaktadır (Ke and Stroeve 2005). 

Trioktahedral kloritler en yaygın temsilcilerdir. Kristal yapıları, brusit benzeri 

oktahedral tabakayla (ġekil 1.15) 2:1 talk benzeri tabakanın birleĢmesiyle oluĢur. 

Katyon yer değiĢtirmeleri, talk benzeri tabakanın yaklaĢık bir negatif yükünü (–1) ve 

brusit benzeri tabakanın eĢdeğer fakat zıt iĢaretli yükünü verir. 2:1 tabakasındaki negatif 

yükün çoğu tetrahedral merkezlerdeki Si
4+

 ile A1
3+

’nın yer değiĢtirmesinin bir 

sonucudur. Oktahedral tabakalar, genellikle iki değerlikli katyonların (R
2+

 = Mg
2+

, Fe
2+

, 

Mn
2+

) üç değerlikli katyonlarla (R
3+ 

= Al
3+

, Fe
3+

) yer değiĢtirmesi sonucunda, fazla 

pozitif yükün, boĢ merkezlerin (iĢgal edilmemiĢ merkezler) varlığından kaynaklanan 

eksik pozitif yükle dengelenmesinden dolayı düĢük yüke sahiptirler. Dört tabaka 

türünün Ģematik gösterimi ġekil 1.16’da verilmiĢtir (Meunier 2005). 

 

Şekil 1.15. Brusit benzeri tabakanın varlığı (kloritler) (Meunier 2005) 
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Şekil 1.16. McEwan’a göre 1:1, 2:1 ve 2:1:1 tiplerine bağlı olarak dört tabaka türünün 

Ģematik gösterimi (Meunier 2005) 

1.24.1. Bazı önemli kil minerallerinin kristal yapıları 

Killerin çoğu, genellikle ince, plaka Ģeklinde yaklaĢık 1 nm kalınlığında, en boy oranı 

ve spesifik yüzey alanı yüksek olan kristallerdir. 30 kata kadar suyu absoplayabilirler ve 

ıslatıldıklarında kolayca Ģekillendirilebilirler. Her ne kadar da temel yapıları oktahedral 

ve tetrahedral tabakalardan oluĢsa da, kaolin, montmorillonit, illit, klorit, paligorskit–

sepiyolit ve karıĢık tabakaların yapıları ve bileĢimleri birbirinden çok farklıdır. Bununla 

beraber, bu oktahedral ve tetrahedral tabakaların düzenlenmesi ve bileĢimi, kaolin, 

smektit ve paligorskitlerin fiziksel ve kimyasal özelliklerinde büyük ve küçük 

farklılıklar oluĢturmaktadır. Çizelge 1.12, kaolin, smektit ve paligorskitlerin bazı 

özelliklerini göstermektedir. (Murray 1999). 
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Çizelge 1.12. Kil minerallerinin uygulamalarıyla ilgili olabilecek bazı özellikleri 

Kaolin Smektit Paligorskit 

1:1 tabakası 2:1 tabakası 
2:1’in tersine çevrilmiĢ 

tabakası 

Beyaz veya beyaza 

yakın 

Bronz renkli, zeytin yeĢili, 

beyaz 
Açık bronz 

Çok az yer değiĢtirme 
Oktahedral ve oktahedral yer 

değiĢtirme 

Oktahedral yer 

değiĢtirme 

Minimum tabaka yükü Yüksek tabaka yükü 
Orta düzey tabaka 

yükü 

DüĢük baz değiĢim 

kapasitesi (BEC) 
Yüksek BEC Orta düzey BEC 

Yalancı hekzagonal 

pullar 
Ġnce pullar ve kafesler Uzayan 

DüĢük yüzey alanı Çok yüksek yüzey alanı Yüksek yüzey alanı 

Çok düĢük absorpsiyon 

kapasitesi 

Yüksek absorpsiyon 

kapasitesi 

Yüksek absorpsiyon 

kapasitesi 

DüĢük viskozite Çok yüksek viskozite Yüksek viskozite 

 

1.24.1.a Kaolinler 

Bu grup kaolin, dikit, nakrit ve hallosit–endelit içerirler. Kaolin kafesi Si (O’li) ile 

koordine olmuĢ bir tetrahedral tabaka ve Al (O ve OH’li) (ġekil 1.17) ile koordine 

olmuĢ bir oktahedral tabakadan oluĢmaktadır. 1:1 veya iki tabakalı yapı bu Ģekilde 

oluĢmaktadır (Meunier 2005). Tetrahedral tabakanın bazal oksijen atomları hekzagonal 

model oluĢturur ve tüm tetrahedronların üst veya tepe oksijen atomları tabakaya dik 

olarak yönlenmiĢtir. Oktahedral ve tetrahedral tabakalar paylaĢtıkları oksijen 

atomlarıyla bağlanırlar. Tabakalar içerisindeki yük hemen hemen dengededir ve 

kimyasal formülü Al4[Si4O10](OH)8 ya da 2Al2O3.4SiO2.4H2O’dır (Ke and Stroeve 

2005). 
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Şekil 1.17. Kaolinin Ģematik gösterimi (Ke and Stroeve 2005)  

Kaolin yapısının doğasından dolayı bu mineralin katyon değiĢim kapasitesi oldukça 

düĢüktür ve su moleküllerinin tabakalar arası boĢluğa giriĢi güçtür.  

1.24.1.b. Montmorillonit (MMT) 

Fransa’da Montmorillonit yakınlarında bulunan ve 1896 yılında Knight tarafından 

tanımlanan MMT kiline verilen isimdir (Utracki and Limited 2004). MMT, smektit, 

sodyum montmorillonit, sodyum bentonit veya ĢiĢebilen bentonit, sodyum 

aktifleĢtirilmiĢ bentonit gibi bir kaç isim altında tanımlanırken, ĢiĢmeyen bentonit 

kalsiyum montmorillonit veya bentonit, alt bentonit olarak bilinir. Onun tipik özellikleri 

ve uygulamaları Çizelge 1.13’te listelenmiĢtir. 2:1 smektit yapısındaki montmorillonit 

üç atomik kafes tabakası içeren ve bunların her biri iki silisyum oksijen tetrahedral 

tabaka arasına yerleĢmiĢ bir alüminyum–oksijen–hidroksil oktahedral tabaka içeren, 

nano tabakalardan oluĢmuĢtur.  
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Çizelge 1.13. MMT’nin özellikleri ve uygulamaları (Utracki and Limited 2004) 

Fiziksel sabitler Uygulamalar 

Birim hücre moleküler 

ağırlığı (g mol
–1

) 
540.46 

Suyun toprağa doğru akıĢını 

yavaĢlatır 

Yoğunluk (g mL
–1

) (2.5) 2.3’ten 3.0’e Nanokompozit üretiminde 

Kristal sistem ve d–

boĢluğu (nm) 

Monoklinik;  

1.47 × 0.442 × 0.149 

Sıvıları renksizleĢtirme ve 

saflaĢtırma, yani, Ģaraplar, meyve 

suları vs. 

Moh’un sertliği, 20°C 1.5–2.0 
Kağıt veya kauçuk dolgu maddesi 

olarak 

GörünüĢ 
Beyaz, sarı veya kahverengi 

mat 

Suya viskozite kazandırmak için 

sondaj çamurlarında 

Bölünme 
Tek yönde mükemmel, 

tabakalı 

Kozmetik ve ilaçlar için destek 

maddesi olarak 

Özellik 
Su içerisinde hacmi 30 kata 

kadar artar 

Pestisit ve herbisitler için destek 

maddesi 

Alan indikatörleri 
YumuĢaklık ve kayganlık 

hissi 

Kümes ve evcil hayvanlar için gıda 

katkı maddesi olarak 

DSC endotermik pikleri, 

T (°C) 
140, 700, 875 

Yağlama yağlarının ve greslerin 

kalınlaĢtırması için 

DSC ekzotermik piki, 

T (°C) 
920 Tiksotropi oluĢturmak için 

MMT suda diğer 

minerallerden çok daha 

fazla ĢiĢer 

Na–MMT için en büyük, 

çok değerli karĢı iyonlar 

için daha küçük 

Amonyak, proteinler, boyalar ve 

diğer polar aromatik veya iyonik 

bileĢenlerin absorpsiyonu 
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Şekil 1.18. MMT’nin Ģematik gösterimi (Ke and Stroeve 2005) 

MMT’nin kristal yapısı ġekil 1.18’de görülmektedir. Bireysel nanotabakalar 1 nm 

kalınlığında olup yanal boyutları 100 nm’dir (Mai and Yu 2006). Pirofillitin formülü 

Al4[Si4O10](OH)2’dir. MMT ve pirofillitin kristal yapıları arasındaki fark, pirofillit 

nötral iken, MMT izomorfik yer değiĢtirmeden dolayı tabaka yüküne sahiptir. Ġzomorfik 

yer değiĢtirme, kristal yapısındaki bazı atomlar kristal iskeletinde herhangi bir değiĢime 

yol açmadan farklı değerlikteki diğer atomlarla yer değiĢtirdiği zaman meydana gelir. 

Örneğin, oktahedral kafesteki Al
3+

 için Mg
2+

’un izomorfik yer değiĢtirmesi olduğu 

zaman çözeltiden adsorplanmıĢ katyonlarla dengelenen bir negatif yük oluĢur (Ke and 

Stroeve 2005). Polimer tabakalı silikatların hazırlanması için en fazla kullanılan 

tabakalı silikatlar, tabakalı veya fillosilikatların (yani, smektitler, özellikle 

montmorillonit) 2:1 ailesine ait olan silikatlardır.  

1.24.1.c. İllit grup (Mikalar) 

Mika, çok geniĢ aralıkta kimyasal bileĢim ve fiziksel özellikteki levha ya da tabakalı 

yapıya sahip olan kompleks alümina silikatların bir grubuna atfedilen genel bir terimdir 
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(Meunier 2005). Ġllitin teorik formülü (K, Na, Ca)m(Al, Fe, Mg)4(Si, 

Al)8O20(OH)4.nH2O olup burada m<1’dir. Ġllitin ev sahibi mineralleri muskovit ve 

biyotittir. Proses esnasında mika basamaklı olarak illite dönüĢür, mika partikülü daha 

ince boyuta gider buna bağlı olarak yüzey alanı artar. Yüzeydeki potasyum iyonları iç 

tabakadaki iyonlardan çok daha kolay hidrate olur ve diğer katyonlarla yer değiĢtirir. 

Tabakalar arasındaki K
+
’nın bir kısmı Ca

2+
, Mg

2+
 ve (H3O)

+
 ile yer değiĢtirir. Kimyasal 

analizler illitin ev sahibi mineralden daha az potasyum, daha fazla su molekülü 

içerdiğini gösterir, bu sebeple hidromika adını alır (Ke and Stroeve 2005). Su 

moleküllerinin ara tabaka bölgesine yaklaĢması güç olduğundan illit kafesinin 

genleĢmesi zordur. Bunun sebebi negatif yükün yüzeye yakın tetrahedral tabaka üzerine 

yerleĢmiĢ olmasıdır, bu da tabakalardaki K
+ 

ve negatif yük arasında güçlü elektrostatik 

etkileĢim meydana getirir. Bundan baĢka K
+ 
iyonları komĢu tabakalardaki yüzey oksijen 

atomları tarafından oluĢturulan boĢlukta gömülmüĢtür. KomĢu tabakaların birleĢmesine 

sebep olan K
+ 

iyonlarının çevre oksijen atomlarıyla 12 koordinat sayısı vardır. Sonuç 

olarak bağlantı genellikle çok sağlamdır (Ke and Stroeve 2005). 

Genellikle, kil minerallerinin özellikleri kristal yapılarıyla yakından iliĢkilidir ve yüzey 

özelliklerinin bilinmesi önemlidir. Kil minerallerinin üç genel tabakalı silikat türünün 

özellikleri Çizelge 1.14 ve ġekil 1.19’da karĢılaĢtırılmıĢtır. 

Çizelge 1.14. Üç kil mineral tipinin kristal yapısı ve fiziksel ve kimyasal özellikleri (Ke 

and Stroeve 2005) 

Kil 

minerali 

Tabaka 

türü 

Komşu tabakalar 

arasındaki mesafe 

 (10
–1

 nm) 

Tabakalar arasındaki çekim 

kuvveti 

CEC 

(mmol/100g kil) 

Kaolin 1:1 7.2 Hidrojen bağı, çok güçlü 3–15 

MMT 2:1 9.6–40.0 
Moleküler arası etkileĢim, 

zayıf 
70–130 

Ġllit 2:1 10.0 Elektrostatik, güçlü 20–40 
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Şekil 1.19. Kaolin, illit ve MMT yapısının özellikleri (Ke and Stroeve 2005)  

1.24.1.d. Kloritler 

Kloritin tabaka yapısı sırasıyla, istiflenmiĢ pirofillit benzeri tabakalar ve brusit 

tabakalarından oluĢur (ġekil 1.20). Negatif yük, tetrahedral tabadaki silisyumun 

alüminyumla yer değiĢtirmesi sonucu meydana gelir fakat net yük çok azdır. 

Alüminyum, brusit tabakasındaki magnezyum yerine geçer ve negatif yükle 

dengelenmiĢ bir miktar pozitif yük oluĢur. Formül, 2[(Si, Al)4(Mg, Fe)3O10(OH)]
+
(Mg, 

Al)6(OH)12’dir (Ke and Stroeve 2005). 
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Şekil 1.20. Kloritin Ģematik gösterimi (Ke and Stroeve 2005) 

1.24.1.e. Sepiyolit; attapulgit ve paligorskit 

a. Sepiyolit, attapulgit ve paligorskit: Zincirleme iki boyutlu tetrahedral tabaka içerir 

ve oktahedral tabakanın bulunmaması onu diğer tabakalı silikatlardan ayırır (Meunier 

2005). Sepiyolit, su içeren ve ipliksi yapıya sahip olan Al–Mg silikat türüdür. Formülü 

kesin olarak belirli değildir fakat genellikle 4MgO.6SiO2.2H2O olarak ifade edilir. 

Sepiyolit, tek ipliksi kristal yapıya sahiptir. Sepiyolit süspansiyonunda iplikler ağ 

oluĢturmak için birbirlerini keserler bu da süspansiyonun kararlılığını korunması için 

önemli bir faktördür. Süspanse sepiyolit grubunun reolojik davranıĢı partiküller 

arasındaki elektrostatik etkileĢimden ziyade ipliksi yapısına bağlıdır. ġekil 1.21 ve 

1.22’de sırasıyla, sepiyolit ve paligorskit kristal yapılarının taslak haritalarını 

vermektedir (Ke and Stroeve 2005). 
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Şekil 1.21. Sepiyolitin Ģematik gösterimi (Bailey 1980) 

 

Şekil 1.22. Paligorskitin Ģematik gösterimi (Bailey 1980) 

1.24.1.f. Karışık tabakalı kil mineralleri 

Bazı killerde, aynı kil mineralinin kristal yapısında farklı kil tabakaları istiflenmiĢtir. Bu 

killer karıĢık tabakalı kil mineralleri olarak isimlendirilir. KarıĢık tabakalı kil yapısında 

farklı tabakalar birbirleriyle üst üste gelirler. Tabaka sıralaması genellikle düzensizdir. 

Bazen düzenli istifleme de görülebilir. Ġllit/MMT ve klorit/vermikülit tabakaları en fazla 
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bilinen karıĢık tabaka yapılarıdır. KarıĢık tabakalı kil mineralleri genellikle dispers 

olurlar ve özellikle tabakaları oluĢturan bileĢenlerinden biri ĢiĢme özelliği gösterdiğinde 

suda diğer kil minerallerinden çok daha kolay genleĢirler (Ke and Stroeve 2005). 

1.25. Kemometri  

Kemometri, optimum deneysel yöntemleri tasarlama veya seçme, yararlı çok sayıdaki 

kimyasal bilgiyi ve kimyasal sistemler alanındaki bilgileri elde etmek amacıyla; 

matematik, istatistik ve mantığı kullanan kimya biliminin bir bölümüdür. Ġlk olarak 

Sovant Wold 1971 yılında kemometri terimini kullanmıĢ ve onu analitik bilgilerden 

kimyasal bilgileri elde etme sanatı olarak nitelendirmiĢtir. Kemometrinin farklı 

alanlarıyla ilgili birçok makale ve kitap yayınlanmıĢtır. Öyle ki; her birinde 

kemometrinin geniĢ bir bölümü incelenmiĢtir ve bu kaynaklara dayanarak her biri için 

bir ya da birkaç güvenilir kitap, kaynak ve makale yayınlanmıĢ aĢağıdaki alanları 

kemometrinin ana yöntemleri arasında saymak mümkündür (Massart and Buydens 

1988; Brereton 2013; Kumar et al. 2014). 

- Deney tasarımı  

- ġekil tanıma (Örüntü tanıma)  

- Çok değiĢkenli kalibrasyon  

- Faktör analizi  

- Sinyal iĢleme  

- Belirtilen bu yöntemlerle, kemometriyi farklı kimyasal iĢlemlerde farklı amaçlara 

yönelik kullanmak mümkündür. Bunlar arasında; deney tasarımı, deneysel ve cihaz 

parametrelerinin optimizasyonu, sonraki yapılacak çalıĢmalar için verilerin 

hazırlanması, değiĢtirilmesi ve çevrilmesi, verilerin elde edilip kontrol edilmesi, 

örneklerin sınıflandırılması, konsantrasyonun belirlenmesi, kalibrasyon ve model 

tanımlamasını sıralayabiliriz. 
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1.25.1. Temel bileşenler analizi (PCA) 

Kemometrinin birçok yöntemi temel bileĢenlere ayırmaya dayalıdır. Bu yöntem; aslında 

kimyasal bir iĢlem sonucu elde edilen veri boyutlarını gerçek değerlere çevirmektedir. 

Bu iĢlem sonucunda veri hacmi hiçbir bilgi atılmadan küçülecektir. PCA’da sistemin 

temel ve ilk değiĢkenlerinden yeni bir değiĢken kümesi oluĢturulur. Bu yeni değiĢkenler 

veya temel bileĢenler, ilk değiĢkenlerin lineer karıĢımından ibarettir ve bununla birlikte 

birbirlerinden bağımsızlardır. Bu değiĢkenlerin diğer özelliklerinden biri de; mevcut ve 

ham olan ilk verileri kendilerinde saklamaktır. BaĢka bir deyiĢle bu özellikle birlikte 

bilgiler kaybolmamaktadır. PCA’nın geometrik değiĢimi yukarıdaki konuları 

göstermektedir. Örneğin; ġekil 1.23’te incelenen veriler X, Y ve Z’den oluĢan üç 

boyutlu bir uzayda dağılmıĢ olup her bir veri üç bileĢene sahiptir. Mesela, A noktası üç 

boyutlu uzayda x1, y1 ve z1 bileĢenlerine sahiptir. Ama iki boyutlu ortam, birbirleriyle 

bir yüzey oluĢturabilecek ve ġekil 1.23’deki bütün verilerin yerleĢeceği Ģekilde PC1 ve 

PC2 adlarında olan iki yeni bileĢenle tanımlanır. Ayrıca, merkez ortalama iĢlemiyle 

yeni eksenler veri ağırlık merkezine kaydırılacaktır. PC1 ve PC2 iki boyutlu ortamında 

her bir noktanın verilerin genel Ģekilleri değiĢmeksizin iki boyuta sahip olduğunu 

söyleyebiliriz. Yeni ortamda A noktası PC1 ve PC2 Ģeklinde iki boyuta sahiptir. Bu 

durumda, ġekil 1.23’ten görüldüğü gibi veri boyutlarının üç boyuttan iki boyuta 

düĢtüğünü söyleyebiliriz (Bro 2003; Arancibia et al. 2005; Brereton 2013). 

 

Şekil 1.23. Temel bileĢenler analizinin geometrik gösterimi 
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Kısaca temel bileĢenleri belirleme; ilk temel bileĢen verilerin en çok varyans veya 

dağılıma sahip olduğu yönde yer alacak Ģekildedir. Aslında bu bileĢen sistem 

hakkındaki en fazla bilgiye sahiptir. Ġkinci bileĢen, ilk bileĢene dik yönde ve kalan 

varyanslar arasında en çok varyansın olduğu tarafa yönelir yönelir ve bu Ģekilde eğer 

varsa sonraki bileĢenler elde edilebilir. Her temel bileĢen kısaca bir PC olarak 

adlandırılır. Her temel bileĢen veya PC, yük ve puan adında iki karakteristiğe sahiptir. 

Yük her PC’nin uzaydaki yönünü gösterir ve noktaların PC üzerindeki izdüĢümleri o 

PC’nin aldığı değerdir. Matematiksel olarak eğer X veri matrisi m n  boyutlarında (m 

= örnek ve n = değiĢken) olursa, bu ilk verileri SL
T
 iki matrisin çarpımına 

dönüĢtürebiliriz. Burada, S değer matrisi ve L de yük matrisidir. T de matrisin 

transferinin iĢaretidir. 

S matrisi m n  boyutunda ve L
T
 matrisi de r n  boyutundadır (L matrisi r n  

boyutundadır). Yani, r değeri sistemin temel bileĢen sayısıdır.  

T

m n m r (r n)X S L     (1.75) 

S ve L matrisleri fiziksel anlam taĢımamalarına rağmen, S matrisi örnekler hakkında 

bilgiye ve L matrisi incelenen değiĢkenler hakkında bilgiye sahiptir. Tabi ki bu 

matrisleri fiziksel anlam taĢıyan matrislere çeviren yöntemler de bulunmaktadır. Genel 

olarak bu yöntemler ―Faktör Analizi Yöntemleri‖ adıyla bilinmektedirler (Escandar et 

al. 2006; Escandar et al. 2007; Kumar et al. 2014). 

1.25.2. Temel bileşen sayılarının belirlenmesi 

Bilimsel kaynaklarda temel bileĢen sayılarının belirlenmesi yönünde farklı yöntemler 

rapor edilmiĢtir. Bu yöntemler arasında aĢağıdakileri sıralayabiliriz: 

1. Scree diyagramı  

2. Malinowski F–testi  

3. Çapraz doğrulama  
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Temel bileĢen sayılarını elde etmede en çok kullanılan ve en önemli yöntemlerden biri, 

çapraz doğrulama yöntemidir. Bu yöntem, aslında modele katılan örneklerin dıĢındaki 

alternatif modelleri en iyi Ģekilde tahmin edebilen, periyodik bir yöntemdir. Bu 

yöntemde, ilk verilerden bir kısmı çıkarılır ve kalan veriler üzerinde PCA uygulanır. 

Farklı temel bileĢen sayılarına göre çıkarılan değerler hesaplanır. Bu iĢlem bütün 

verilerin en az bir kere çıkarılıncaya kadar tekrarlanır. Nihayetinde her temel bileĢene 

karĢılık gelen tahmin edilen hataların karelerinin toplamı 1.76 Denklemiyle ile 

hesaplanır. 

r c
2

ik ik

i 1 k 1

ˆPRESS(r) (d d (r ))

 

     (1.76) 

Burada; ikd , deneysel veri ve ikd̂ , tahmin edilen veridir. k, seçilen temel bileĢenlerin 

sayısı ve tahmin edilen kalıntı hata karelerinin toplamıdır (PRESS, Predicted Residual 

Error Sum of Squares). En son olarak temel bileĢen sayısına göre PRESS değerinin 

diyagramının çizilmesiyle uygun temel bileĢen sayısı elde edilebilir (Escandar et al. 

2006; Escandar et al. 2007). 

1.25.3. Verilerin gruplandırılması 

Kemometri verileri; sıfırıncı derece, birinci derece ve ikinci derece veri olmak üzere üç 

gruba ayırır. Ölçülen bir deney örneğine karĢılık bir sayı elde edilirse, elde edilen veriye 

sıfır derece verisi denir. Örneğin bir çözeltinin pH değeri okunurken tek sayı bulunur. 

Farklı örneklerden elde edilen verilerin toplanmasıyla bir vektör elde edilir. Bu verilerin 

analizi için de ortalama ve standart sapma gibi tek boyutlu analiz yöntemleri kullanılır 

(Escandar et al. 2007). 

Eğer, bir deney örneğinin ölçümü sonucunda birden fazla sayı elde edilirse, bu sayılara 

birinci derece veri denilir. Bir örneğin J dalga boyunda UV–görünür spektrumunun 

kaydedilmesi, bu tip veriler için bir örnektir. I tane örnek için elde edilen spektrumlar, 
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X(I J)  boyutunda bir matris üretir. Bu matris iki boyutlu bir seridir ve temel bileĢen 

analizi gibi iki boyutlu analiz yöntemleriyle analiz edilir. 

Bir örnek için elde edilen veri, sayılardan oluĢan bir matris ise ikinci derece veri olarak 

adlandırılır. I dalga boyunda ve J uyarma dalga boyu ıĢınlandırılmasına karĢılık 

floresans spektroskopisi bu tip verinin bir örneğidir. Yani bir örneğe karĢılık iki boyutlu 

ve I J  boyutlarında olan bir matris elde edilir. K sayısında farklı örnekler için 

matrislerin toplanması, üç boyutlu X(I J K)   serisinin oluĢmasına neden olur ve bu da 

paralel faktör analizi (PARAFAC) ve genelleĢtirilmiĢ sıra yok etme yöntemi (GRAM) 

gibi üç boyutlu yöntemlerle analiz edilir (Escandar et al. 2007). Çok boyutlu veriler 

genellikle modern ve ileri teknoloji cihazlar vasıtasıyla elde edilir. Bu nedenle çok 

boyutlu verilerin analizleri genellikle geliĢmiĢ cihazların verileri için kullanılmaktadır. 

Örneğin; fotodiyotlu serisiyle spektrofotometreden elde edilen kinetik veri grubu, üç 

boyutlu veriler üretebilir. Bazı durumlarda, çok boyutlu veri matriste sıralanır ve normal 

çok değiĢkenli analiz ve iki boyutlu analiz yöntemiyle değerlendirilir (Bro 2003; 

Escandar et al. 2007). 

Ġkinci derece verilerinin kullanılmasının kimyacılara çok sayıda önemli yeterlilik 

kazandırdığını belirtmekte fayda var. Bunlar ikinci derece veri avantajları baĢlığı altında 

tanınmıĢlardır. Bu avantajlar arasında; rahatsız edici türlerin açığa çıkarılması, 

tanımlanmamıĢ rahatsız edici türlerin bulundukları ortamda analitlerin ölçülmesi ve 

birinci derece kalibrasyonuna göre daha az kalibrasyon noktasına ihtiyaç duyulmasını 

sayabiliriz (Bro 2003; Escandar et al. 2007). 

1.25.4. Çoklu bileşen analizi  

Çoklu bileĢen analizi, bir örnekte aynı anda birkaç bileĢenin (ör. birden fazla maddenin 

konsantrasyonu) ölçüldüğü yöntemlere verilen isimdir. Spektroskopik tekniklerde her 

bileĢenin konsantrasyonu, o bileĢenin iki dalga boyundaki molar absorpsiyon 

katsayılarının belirlenmesinden sonra, aynı anda denklemlerin çözümüyle belirlenir. 

Çoklu dalga boyu doğrusal regresyon analizi daha çok kuvvetli bir Ģekilde üst üste 
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gelen sinyalleri ayırmada kullanıĢlıdır (Escandar et al. 2007). Ölçeklendirme ve geniĢ 

yüzey (spread sheet) kabiliyetine sahip, ileri seviyede hesaplama iĢlemlerini yapmayı 

sağlayan cihazların var olması çoklu bileĢen analizlerinde yeni yöntemlerin ortaya 

çıkmasına neden olmuĢtur ve bu yöntemlere genel olarak ―çok değiĢkenli kalibrasyon 

teknikleri‖ denilmektedir (Kalejahi et al. 2014). Kemometri; çok bileĢenli 

karıĢımlardaki üst üste gelen sinyalleri ayırmada, faydalı sonuçlar vermenin yanı sıra, 

oldukça basit bir yöntemdir ve bu iki avantaj bu yöntemin çok fazla kullanılmasına 

neden olmuĢtur. 

Çoklu bileĢen analizinde çok değiĢkenli kalibrasyon yönteminin kullanılmasıyla, en 

önemli avantajı; analizin hızıdır. Yani, çok bileĢenli karıĢımda, istenilen türün miktarını 

belirlemek için ayırma aĢamasına gerek yoktur. Çok değiĢkenli kalibrasyon yöntemi en 

çok spektrofotometrik veri analizlerinde kullanılmaktadır (Escandar et al. 2007). 

1.25.5. Çok değişkenli kalibrasyon 

Çok değiĢkenli kalibrasyon yöntemleri, bir tek değiĢken (maksimum dalga boyu) yerine 

birçok değiĢken (Tam absorpsiyon spektrumu veya voltamogram) sistemi kalibre etmek 

amacıyla kullanılan yöntemlerdir. Aslında, böyle bir iĢlem birkaç deney ve testin 

yapılması ve sonuçta ortalamalarının alınmasına benzer bir yöntemdir. Böylece 

doğruluk ve kesinlik artmaktadır. Çok değiĢkenli kalibrasyon yöntemlerinin 

kullanılmasıyla bağımlı ve bağımsız değiĢkenler arasında iliĢki kurabilen modeller 

yapmak mümkündür. Bu iliĢki yoluyla bilinmeyen öğrnekler ile ilgili bilgiler elde 

edilebilmektedir. Kalibrasyon genellikle; deney tasarımı, model seçimi, parametrelerin 

tahmini ve bilinmeyenlerin tahmin edilmeleri aĢamalarından oluĢmaktadır. Çok 

değiĢkenli kalibrasyon yönteminin önemli avantajlarından biri; yararlı bilgileri, parazit 

veya gürültü gibi uygunsuz bilgilerden ayırabilme imkanıdır. Bu iĢlem, bazılarının 

faydalı bilgi içermediği ve sadece parazit içerdiği daha fazla sayıdaki temel 

bileĢenlerden uygun sayıda temel bileĢen seçilmesiyle gerçekleĢir. Veri derecelerine 

göre uygun farklı kalibrasyon yöntemlerinin olduğunu da belirtmemiz gerekmektedir. 

Sırasıyla, sıfırıncı, birinci ve ikinci derece verileri için sıfır derece, birinci derece ve 
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ikinci derece kalibrasyonları kullanılır. Sıfırıncı derece kalibrasyonu; aĢağıda belirtilen 

sınırlara sahip olan Y değerinin belirlenmesi için sadece ölçülmüĢ X değiĢkenini 

kullanmak demektir (Bro 2003; Stipe et al. 2010): 

- Analitin rahatsız edici ayırılması gerekir veya ölçülen analitin spektrumunun bu 

rahatsız edici spektrumlarıyla üst üste gelmemesi gerekmektedir. Bu durumdaki tahmin 

ve öngörüler, çoğu zaman spektrumların üst üste gelmesi ve ilk aĢamada ayırma 

iĢleminin yapılmamasından dolayı doğruluk taĢımamaktadır. 

- Örnek matrisinde bu türlerin tanımlanmamıĢ olmaları ve onları tanımlamadaki 

yetersizlik de söz konusu olabilmektedir. 

Böyle durumlarda birinci derece kalibrasyon ölçülmüĢ birkaç bağımsız veriyi kesin ve 

uygun bilgilere dönüĢtürebilmektedir. Çok değiĢkenli birinci derece kalibrasyon; 

tanımlanmıĢ rahatsız edici unsurların bulunduğu ortamda karıĢımdaki birkaç bileĢiğin 

analizi için önemli bir yöntemdir. Ancak, Ģimdi bir ya da birkaç aktif spektrumlu, bu 

tiplerle ilgili spektrumların üst üste geldiği ve kalibrasyon modelinde göz önünde 

bulundurulmayan örneği göz önüne alırsak, bilinmeyen örnekteki türe ait spektrumunun 

bir kısmının, kalibrasyon için tanımlanmıĢ uzayda yer almaması mümkündür. Bu durum 

örnekteki analitin konsantrasyonunu belirlemede hata oluĢmasına neden olmaktadır. Bu 

nedenle, sıfırıncı derece kalibrasyonda çakıĢmaların ortaya çıkarılması mümkün 

değildir. Fakat birinci derece kalibrasyonda çakıĢmalar belirlenebilir, ancak analiz 

imkânı azdır. ÇakıĢmalara rağmen, çok değiĢkenli ikinci derece kalibrasyon 

çakıĢmaların belirlenmesini, kalibrasyonun uygulama ve analizini mümkün kılmaktadır. 

Çok değiĢkenli kalibrasyon yöntemlerinde; ölçüm dikkati, çok sayıdaki dalga boyu 

sinyalinin ortalamasının alınmasından dolayı, daha fazladır. Çok değiĢkenli birinci 

derece kalibrasyon yöntemlerinde sıkça kullanılan regresyon modeller; çok değiĢkenli 

doğrusal regresyon (MLR), temel bileĢenler regresyonu (PCR), kısmi en küçük kareler 

(PLS) ve yapay sinir ağları gibi (ANN) lineer olmayan modellerdir. 

Çok değiĢkenli birinci derece kalibrasyonundaki en önemli eksiklik; tanımlanmamıĢ 

aykırı unsurların bulunduğu ortamda ölçüm yapabilme yetersizliğidir. BaĢka bir deyiĢle 
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muhtemel aykırı türlerin daha önce tanımlanmaları ve kalibrasyon serisinde yer almaları 

gerekir (Bro 2003). Çok değiĢkenli ikinci derece kalibrasyon yöntemleri, çok değiĢkenli 

birinci derece kalibrasyon yöntemlerinin eksikliklerini içermemektedirler. BaĢka bir 

deyiĢle, tanımlanmamıĢ türlerin bulunduğu ortamda bile analitleri ölçebilmekteler. Bu 

avantaj da bilimsel kaynaklarda ―ikinci derece avantaj‖ olarak bilinmektedir. ġu ana 

kadar farklı ikinci derece kalibrasyon yöntemleri tanıtılıp kullanılmıĢtır. Bunlar 

arasında; çok değiĢkenli eğri ayırma ve paralel faktör analiz yöntemlerine değinebiliriz 

(Feudale et al. 2002; Bro 2003). 

1.25.6. Çok değişkenli birinci derece kalibrasyon 

1.25.6.a. Çok değişkenli doğrusal regresyon 

Bu yöntemde bağımlı değiĢken aĢağıdaki denklemle bağımsız değiĢken matrisleriyle 

iliĢki kurar. 

1 m 1 1

n n m n

Y X B E

       
       

 
       
              

  (1.77) 

Bu denklemde Y bağımlı değiĢkenden n l  boyutlu bir vektör, X bağımsız değiĢkenden 

bir n m  boyutlu matris, B regresyon parametrelerinden m l  boyutlu bir vektör ve E 

kalıntı yani; ölçülen ve hesaplanmıĢ veriler arasındaki farktır (Escandar et al. 2006; 

Escandar et al. 2007). B regresyon katsayısının değerleri 1.78 Denklemiyle 

hesaplanabilir: 

T 1 TB (X X) X Y   (1.78) 
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1.25.6.b. Klasik en küçük kareler (CLS)  

MLR’nin çok değiĢkenli kalibrasyonda kullanımlarından biri CLS’dir. CLS’de; Y 

vektör yerine bir matris olmaktadır. Örneğin; eğer, örneklerin absorpsiyonu bir dalga 

boyu yerine birkaç dalga boyunda kaydedilmiĢse çok değiĢkenli doğrusal regresyon, 

klasik en küçük karelere (CLS) dönüĢecektir (Escandar et al. 2006; Escandar et al. 

2007). 

1.25.6.c. Ters en küçük kareler (ILS)  

ILS’de regresyon ters Ģekilde, konsantrasyonun bağımlı değiĢken olarak kullanılmasıyla 

yapılır. Yani; konsantrasyon üzerinde hata göz önünde bulundurulur. ILS yöntemi 

hassas araçlar kullanarak uygulanabilir. Çünkü bu durumda sinyal daha az parazit 

içerecek ve hata kalibrasyon çözeltilerinin hazırlanmasında olacaktır. Yani: 

C YP E    (1.79) 

T 1 TP (Y Y) Y C   (1.80) 

Burada; C konsantrasyon, Y sinyal ve E kalan değerlerdir ve P katsayısını kullanarak 

bilinmeyen çözeltinin konsantrasyonu elde edilebilir (Escandar et al. 2006; Escandar et 

al. 2007). 

1.25.6.d. Temel bileşenler regresyonu (PCR) 

ILS ve CLS yöntemlerinin her birinin eksikliği ve sınırları vardır. Mesela; CLS 

yönteminde kalibrasyon örneğinde bulunan bütün türlerin konsantrasyonunun bilinmesi 

gerekmektedir. Aykırı türler ve doğrusallıktan sapmaların katkısı göz önünde 

bulundurulmaz. Ayrıca, ILS yönteminde asıl problem en fazla örnek sayısı kadar 

olabilen dalga boylarının seçimidir. 
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Çok değiĢkenli lineer regresyonlardaki baĢka bir yöntem de PCR yöntemidir. Bu 

yöntem CLS ve ILS’nin avantajlarına sahip ve aynı zamanda onların eksikliklerini de 

bertaraf etmektedir. PCR’de kalibrasyon; değer matrisinin, ham olan ilk veri matrisleri 

yerine kullanılmasıyla gerçekleĢir. Öyle ki; model, konsantrasyonların matrisi ya da 

bağımlı değiĢkenler matrisi ve cihaz cevaplarından elde edile değer matrisiyle 

yapılmaktadır. 

Bağımsız değiĢkenler (genel olarak konsantrasyon) matrisinin veya bağımlı değiĢkenler 

matrisinin sütunları arasında doğrusal bir bağlılık varsa ILS ve CLS yöntemlerinin 

kullanılmasında problem oluĢabilir. Bunun nedeni, satır ve sütunları arasında doğrusal 

orantı olan matrislerin ters hale gelememesidir. Hâlbuki PCR tekniğinde değer 

matrisleri ters hale getirilir ve bu tipteki matrisin özelliklerinden birinin ortogonal 

(dikey) olmasından dolayı böyle bir problem ortaya çıkmayacaktır (Thomas and 

Haaland 1990). 

1.25.6.e. Kısmi en küçük kareler (PLS) 

Kısmi en küçük kareler yöntemi de sıkça kullanılan çok değiĢkenli bir kalibrasyon 

yöntemidir. Bu teknik oldukça PCR’ye benzemektedir. Öyle ki; daha önce de 

değindiğimiz gibi PCR’de amaç en büyük varyansa doğru yönelen temel bileĢenleri 

bulmaktır. BaĢka bir deyiĢle PCR’de bileĢenleri belirlemedeki tek etken sadece veriler 

arasındaki varyanstır. Yani, bu bileĢenler bağımsız değiĢkenlerle ilgili hiçbir bilgi 

içermemektedirler. Bu konu MLR tekniğinde de geçerlidir ve burada amaç bağımlı ve 

bağımsız değiĢkenler arasında en iyi iliĢkiyi oluĢturan faktörü bulmaktır. PLS’de amaç; 

en büyük varyansa sahip olmalarının yanında bağımlı ve bağımsız değiĢkenler arasında 

bütünlük yaratabilen bileĢen veya faktörleri bulmaktır (Saghaie et al. 2010). 

PLS’de değer ve yük vektörlerine ilaveten ağırlık adında baĢka bir matris 

bulunmaktadır. Bu matris değerlerin birbirlerine dik olmalarına yardımcı olmaktadır. 

PLS kalibrasyonunun aĢamaları, CLS ve ILS’nin basitlendirilmiĢ Ģekillerini içerir ve 

aĢağıda belirttiğimiz Ģekildedir: 
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1- Birinci aĢama ilk verilerin aynı ölçeğe getirilmesidir. Bu iĢlem sinyalimizin tanım 

kümesini aynı düzeye getirmeye yardımcı olur ve böylece verilerin ortalaması bütün 

verilerden çıkartılıp ve bağımlı değiĢkenlerde de standart sapmaya bölünür. Her örneğin 

cevabı, onun ortalama değerden çıkarılması, aykırı sabit sinyallerin verilerden 

çıkarılması modelin basitleĢtirilmesine neden olacaktır. 

2- Ġkinci aĢamada ise sistemde birden fazla türe sahipsek PLS aĢamalarını tekrarlarız. 

Bu yöntem PLS–1 adıyla tanınır. Bu durumda her tür için elde edilen faktörlerin sayısı 

baĢka bir tür için faklı olabilir. Bu nedenle bu sayı bağımsız konsantrasyon değiĢkenine 

(türün çeĢidi) bağlı olacaktır. Ancak, bütün türler için PLS aĢamalarının bir anda 

yapılabildiği PLS–2 adında baĢka bir yöntem de vardır. Bu nedenle bütün türler için 

faktör sayıları eĢit olacaktır. Faktör sayılarının doğru bir Ģekilde göz önünde 

bulundurulmama ihtimalinden dolayı bu iĢlem ölçme sırasında bir miktar hataya neden 

olmaktadır. Ġleride sadece PLS–1 aĢamalarını inceleyeceğiz. Yapılan bu çalıĢmada da 

sadece PLS–1 yöntemi kullanılmıĢtır. 

PLS–1 yönteminde ilk olarak her türü bir indis ile belirleriz. Örneğin, h indisini h 

sıradaki tür için düĢünürüz ve h indisi ile belirlenen vektörlerde aynı h türüyle ilgilidir. 

Buna ek olarak da bu aĢamada 
hŴ  adında bir ağırlık vektörü hesaplanır. Bu aĢama 

CLS’deki kalibrasyon yöntemine benzemektedir. 
hŴ  n l  boyutunda bir vektördür (n 

= dalga boyu veya potansiyel sayısı) ve aslında h türünün cihaz cevabının 

oluĢturulmasındaki payıdır. Bu aĢamada da hem konsantrasyon verileri, hem de cihaz 

cevapları kullanılır. Yani: 

m n m l h
ˆX C W    (1.81) 

hŴ  vektörü aĢağıdaki denklemle hesaplanabilir: 

T T 1

hŴ X (C C)   (1.82) 
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3- Üçüncü aĢamada t değer vektörü elde edilir. Bu aĢama, sistemde sadece bir türün 

bulunduğu varsayımıyla, CLS’deki tahmin aĢamasına benzer. h türünün net cevabının 

elde edilen bir tahmini olan 
hŴ  ağırlık vektörünü kullanarak ilk ağırlık vektörünün 

göstergesi olan 
ht̂ vektörü ve incelenen türün konsantrasyonu hesaplanır. Öyle ki; 

m n n l h
ˆˆX t W    (1.83) 

T 1 T

h h h h
ˆ ˆ ˆt̂ X(W W ) W   (1.84) 

h türünün konsantrasyon tahmini olan 
ht̂  hem X, hem de C ile ilgilidir. Kalibrasyon 

örneklerinde, yani birden fazla tür içeren sistemde yukarıdaki aĢamalar her bir tür için 

teker teker tekrarlanır ve sadece bir türün bulunması durumunda ise sonraki aĢamayı 

uygulamaya gerek kalmayacaktır. 

4-  
ht̂  vektörü yoğunlukla iliĢkilendirilebilir. Yani; yoğunluk vektörü 

ht̂ ’in bir 

katsayısıdır. υ sayısını elde edilmesiyle değer ve yoğunluk arasındaki korelasyon 

katsayısı bulunabilir. Bu aĢama ILS’deki kalibrasyona benzemektedir. Ancak PLS’de, 

ht̂ ve konsantrasyonlar arasında her ağırlık vektörünün tahmininden sonra farklı bir 

denklem oluĢmaktadır. 

hm l h m l
ˆC t EC     (1.85) 

υ ise aĢağıdaki denklemden bulunabilir: 

T T 1

h h h h
ˆ ˆ ˆˆ t (t t ) C    (1.86) 

5- Cihaz verileri ile değer arasındaki iliĢkiden ilgili yükler, yani b değeri bulunabilir. 

ln  boyutundaki b vektörü yük vektörüdür. 
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T

n m h h X(n m)
ˆˆX t b E     (1.87) 

ht̂ değeri de aĢağıdaki denklemden elde edilir: 

T T 1

h h h h
ˆ ˆ ˆ ˆb X t (t t )    (1.88) 

6- Değer ve yük çarpımı; h tipi cihaz cevabının PLS’deki yaklaĢık değeridir ve bu değer 

ile ilk cevaplar arasındaki fark minimum olmalıdır. Ayrıca, konsantrasyonun PLS 

yaklaĢık değeri olan υ ile değer çarpımıyla türün asıl konsantrasyonu arasındaki fark da 

en aza indirilmelidir. Aksi takdirde, spektrum ve konsantrasyon yerine fark değerleri 

kullanılır ve yukarıdaki aĢamalar farkın en aza indirilmesine ve en iyi sayıdaki faktörün 

elde edilmesine kadar tekrarlanır. 

n m

T

X(n m) h h
ˆˆE X t b     (1.89) 

n 1C(n 1) h h
ˆˆE C t       (1.90) 

7- Kalibrasyon aĢamasında elde edilen Ŵ , b̂  ve ̂  değerleri, bilinmeyen örneklerin 

konsantrasyonunu tahmin etmek için kullanılabilir (Thomas and Haaland 1990; 

Haenlein and Kaplan 2004; Brereton 2013). 

1.25.7. Çok değişkenli ikinci derece kalibrasyon 

1.25.7.a. Çok değişkenli eğri çözünürlüğü–en küçük alternatif kareler (MCR–

ALS) 

Çok değiĢkenli eğri ayırması en küçük ardıĢık kareler yöntemi ilk olarak 1993 yılında 

Roma Tauler ve grubu tarafından ortaya çıkarıldı (kaynak (Jaumot et al. 2005) 

bilgilerine dayanarak). Çok bileĢenli sistemlerin ayırılması ve toplam katkı payından bir 
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modelin ölçüm değiĢikliklerinin açıklanması, bu yöntemi oluĢturan basit bileĢenlerdir. 

Bu iĢlemin gerçekleĢebilmesi için ikinci derece deneysel veriler gerekmektedir. Bu tip 

veriler çok değiĢkenli türe sahip bir sürecin takip edilmesiyle elde edilebilir. Bu durum 

ve benzer örneklerde, yapılan bütün ölçümler; bir yönde (veya sürecin gidiĢatı) sistem 

karıĢımlarının değiĢimi ve diğer yönde ise cevaplarla ilgili değiĢimlerin yer alacağı 

Ģekilde bir tablo veya veri matrisinde (D) organize edilebilir. Ġki değiĢim yönünün 

bulunması sistemi oluĢturan bileĢenlerin ayırt edilmesine yardımcı olmaktadır. Bu 

alanda, önem taĢıyan nokta; sistemde bulunan her türlü, saf, ayrı ve gerçek cevabı olan 

yapıcı bileĢen kavramının tam olarak açıklanması konusudur. Bu bileĢenler; kimyasal 

bir bileĢiğin farklı formları, konformasyonel durumlar veya örnekte bulunan bütün 

kirleticilerin kısmi payını içeren profil Ģeklindeki kirlilik kaynağının cevabını içerebilir 

(Jaumot et al. 2005). Her çok bileĢenli sistemin ayrılmasından amaç, ham ve deneysel 

ölçümleri yararlı bilgilere dönüĢtürmektir. Bu iĢlemle, kimyasal veri ölçümlerinin genel 

sonuçlarındaki değiĢimlere göre, karıĢım veya süreçte bulunan her türün dağılımına ait 

net bir açıklamaya ulaĢmak mümkündür. Çok bileĢenli sistemlerin farklı doğalarına 

rağmen birçok durumda onlarla ilgili deneysel ölçüm değiĢimleri net cevaplardan 

oluĢan bir modelle açıklanabilir ve bu durumda yapıcı her bileĢen için özel bir cümle 

bulunmaktadır. Her ne kadar da böyle bir modelin bulunduğunu bilsek bile, ancak 

mevcut her türe ait bilgiler ayrı ayrı olarak ham ölçümlerden doğrudan türetilebilir 

değildir (Jaumot et al. 2005). 

Çok değiĢkenli eğri ayırma yöntemlerinin tamamındaki ana amaç bu sorunu bertaraf 

etmek ve böylece ham ölçümler kullanılarak her bileĢenin katkısından doğrusal bir 

model oluĢturmaktır. Bütün eğri ayırma yöntemleri, cihazdan alınan karıĢımla ilgili 

cevabı matematiksel yöntemlerle sistemin saf yapıcı bileĢenlerinin her birine ait paylara 

ayırır. Bu ilk sonuçlar veri kümesinde bulunan bütün elemanlara ait ham ölçüm 

değerleri olmak üzere, D matrisinde düzenlenir. Ayırma yöntemleri, ilk karıĢımın veri 

matrisi D’nin iki yeni veri matrisi C ve TS ’nin çarpım sonucuna ayırma imkânını 

sağlamaktadır. C matrisinin sistemde bulunan türlerin konsantrasyon profili ve TS  

matrisinin de bu türlerin spektrum profili olduğunu belirtmemiz gerekir. C ve TS  

matrislerinin her birinde; satır yönünde, süreçte mevcut olan n karıĢım veya n türe ait 
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net cevap profili bulunmakta ve sütun yönünde ise ilk veri matrislerine 

benzemektedirler. Matris Ģeklindeki yazımda, ayırma yöntemleri 1.91 Denklemiyle 

ifade edilebilir (Jaumot et al. 2005; Garrido et al. 2008; Fernández et al. 2012). 

TD CS E    (1.91) 

Ayırma yöntemleri diğer çeĢitli problemlerin çözümünde de kullanılmıĢlardır. Ayırma 

yöntemleriyle ilgili yapılan araĢtırmaların baĢından beri, tek veri matrisi ayrıĢmasının, 

kullanılan yönteme bakılmadan daima belirsizlik taĢıyacağı açıktır. D matrisini sonsuz 

sayıdaki C ve TS  matrisinin çarpımından elde edebilmek, belirsizlik demektir. Yani D 

matrisi çok sayıdaki C ve TS matrisinden elde edilebilir. Bu nedenle, bu belirsizliğin 

varlığı özel bir cevap almayı engeller ve baĢka bir deyiĢle içlerinden sadece biri doğru 

olan sonsuz sayıda cevaba sahiptir (Tauler et al. 1995; Jaumot et al. 2002; Mas et al. 

2008). Sonsuz sayıdaki cevaptan sadece gerçek olanı bulmak istersek ilk önce ―neden 

sonsuz sayıda cevap elde ediliyor?‖ sorusuna cevap vermemiz gerekir. Bu sorunun 

cevabında; ana veri matrisinin yeniden yapılanmasının, Ģekil (dönme belirsizliği) veya 

büyüklük açısından (Ģiddet belirsizliği) farklı konsantrasyon profillerinin 

kullanılmasıyla mümkün olduğunu söylememiz gerekmektedir. Böylece Ģiddet 

belirsizliği ve dönme belirsizliği olmak üzere iki belirsizlik kaynağı mevcuttur (Jaumot 

and Tauler 2010). Dönme belirsizliğini açıklamak için çok değiĢkenli eğri ayırma 

yöntemleriyle ilgili ana denklem 1.92’den 1.94’e kadar olan denklemlerle gösterilebilir. 

1 TD C(TT )S   (1.92) 

1 TD (CT)(T S )   (1.93) 

TD C S    (1.94) 

Yukarıdaki denklemlerde T; kare, tersi alınabilen ve boyutları konsantrasyon ve 

spektrum matrisleriyle çarpım için uygun bir matris olabilir. C' CT  ve T 1 TS' T S
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’dir. C'  ile C ve TS'  ile TS farklı olmalarına rağmen bunların çarpımı da TCS ’nin 

cevabını vermektedir. Dönme belirsizliği ile ilgili problemlerden genel bir sonuç olarak; 

bütün ayırma iĢlemlerinin tamamında T matrisleri sayısında cevap elde edilebileceği 

söylenilebilir. Bu durum cevaplardan oluĢan ve sonlanmayan bir kümenin oluĢmasına 

neden olmaktadır (Abdollahi and Tauler 2011). Dönme belirsizliğinin bulunması 

durumunda, yani profil Ģekillerinin doğru ve tam olarak geri kazandırılmaları 

durumunda bile, ilk ayırma modelinin halen Ģiddet belirsizliğinin etkisinde olabileceğini 

belirtmek gerekir. ġiddet belirsizliği de Ģu Ģekilde ifade edilir; C matrisi sabit bir sayıyla 

çarpılıp ve TS  matrisi de yine aynı sayıya bölünebilir veya bunun tam tersi de 

gerçekleĢebilir. Sonuç C ve TS  matrislerinin hiçbirinin değer açısından doğru elde 

edilmedikleri, ancak Ģekil olarak doğru edildikleri yönünde olacaktır. 1.95 Denklem ilk 

matristeki Ģiddet belirsizliğini ifade etmektedir (Tauler et al. 1995; Jaumot and Tauler 

2010). 

 
n

T

i i

i 1 i

1
D C k S

k

 
  

 
    (1.95) 

Yukarıdaki denklemde ki bir skaler ve n de sistemi oluĢturan elemanların sayısıyla 

ilgilidir. Yeni konsantrasyon profilleri C' ’lerin her biri gerçek profille aynı Ģekilde 

olmaları durumunda ik  derecesinde daha küçük olabilirler. Hâlbuki TS'  de gerçek 

spektrumla benzerlik taĢıması durumunda Ģiddet açısından ki derecesinde daha büyük 

olabilir. Kendine özgü cevaplar oluĢturmak amacıyla belirtilen belirsizliklerin meydana 

gelmesinin engellenmesi gerekmektedir. Bazı sınırlar uygulamak bu belirsizliklerin yok 

olması veya azalmasına neden olacaktır. Sonraki bölümde bu sınırlardan bazıları 

açıklanacaktır. 

a. MCR–ALS’de kullanılan sınırlar 

Her ne kadar ayırma iĢlemi için incelenen kimyasal sistem hakkında önceki bilgilere 

ihtiyaç olmasa da, mevcut olması durumunda daha çok bilgi ve veri cevapların 



103 
 

 

ayırmasında daha az belirsizlik meydana gelmesini sağlayacaktır. Bu bilgilerden 

yararlanmak bazı sınırlar tanıyarak mümkün olmaktadır. Her sınır kimyasal özellikler, 

sistemin bütününe ya da saf yapıcı bileĢenlerinin bazılarına hâkim olan matematiksel 

ilkelere göre ifade edilir. Sınırlar matematik diline çevrilir ve iyi koĢulların sonuçlarda 

oluĢması için her tekrarda çok değiĢkenli eğri ayırma iĢlemi modele uygulanır. Sınırlar 

dikkatle ve tamamen ilkelere bağlı olarak kullanılmalıdırlar ve sadece doğruluklarından 

emin olunduğu durumlarda kullanılmalıdır. Kesin olarak yararlı görünen sınırlar bile, 

parazit veya cihazdan kaynaklanan etkilere maruz kaldıklarında elde edilen sonuçlar 

için olumsuz etki kaynağı haline gelebilirler. 

Sınırları gruplandırmada farkı yöntemler bulunmaktadır. Bunlardan en önemlisi 

sınırların veya verilerin yapısı, ya da uygulanıĢ Ģekli esasına göredir. Sınırları yapı 

temellerine göre; kimyasal ve matematiksel özelliklerine göre iki gruba ayırabiliriz. 

UygulanıĢ Ģekline göre ise; eĢitlilik veya eĢitsizlik sınırlarına değinebiliriz. EĢitlilik 

sınırları profilleri özel denklem durumuna yönlendirir, hâlbuki eĢitsizlik sınırları 

profillerde özel Ģartların oluĢmaması üzerinde vurgu yapıp profilleri özel değerlerin 

üzerinde veya altındaki değere dönüĢtürürler. Sınırların çoğu verilerin yapısına göre 

sınıflandırılırlar. Ancak, onları uygulanıĢ Ģekillerine göre de incelemek mümkündür 

(Garrido et al. 2008). 

1. Negatifsizlik Sınırı  

Bu sınır gerçek değerlerin pozitifliliğinden emin olduğumuz durumda 

uygulanabilmektedir. Belirtilen bu sınır MCR–ALS’den elde edilen profillerin negatif 

olamayacakları anlamındadır ve eğer, analiz yapılırken negatif sayılar elde edilirse bu 

sınır sonuçları zorunlu bir Ģekilde sıfır veya sıfırın üzerindeki değerlere dönüĢtürür. 

Örneğin, spektrum ve konsantrasyon profili spektrofotometrede negatif olamazlar. Bu 

sınır eĢitsizlik sınırlarının bir örneğidir (de Juan and Tauler 2006). 

2. Tek Tepeli Olma Sınırı  
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Bu sınırın uygulamasıyla profilde sadece bir tek maksim olmasına izin verilir. Bu sınır, 

bir kimyasal süreçte bir türün birden fazla defa maksimuma eriĢemeyeceğini ifade eder. 

Örneğin, her tür konsantrasyon kromatografisi çıkıĢında, sadece bir defa maksimuma 

ulaĢır veya pH metre titrasyon süresince türlerin konsantrasyonlarının her biri için bir 

defa maksimuma ulaĢır. Bu sınır daha çok konsantrasyon profili üzerinde uygulanabilir 

ve bir türün spektrumunda yaygın bir Ģekilde birkaç pik noktasının olmasından dolayı 

spektrum profili üzerinde uygulanamaz. 

Yukarıda belirtilen iki sınır çoğunlukla dönme belirsizliklerini telafi etmek amacıyla 

kullanılırlar. 

3. Kapalılık Sınırı  

Bu sınır kütle korunumu sağlanan kapalı reaksiyonlar sisteminde kullanılır. Bu koĢulun 

uygulanmasıyla reaksiyonda bulunan bütün türlerin konsantrasyonlarının toplamı sabit 

ve belirli bir değere eĢit olmalıdır. Kapalılık sınırı eĢitlilik sınırlarının bir örneğidir 

(Jaumot et al. 2002; Jaumot et al. 2005; de Juan and Tauler 2006; Garrido et al. 2008). 

4. Bilinen Profiller  

Saf türün kaynak spektrumu veya saf türün konsantrasyon profili gibi, profiller 

hakkında bilinen bazı bilgileri, bir ya da daha fazla tür için hesaplama aĢamalarında 

eĢitlilik sınırı olarak dahil etmek mümkündür. Bilinen profil çözüm aĢamaları boyunca 

sabit tutulabilmektedir. Ayrıca, bilinen profilin tam olması zorunlu değildir ve bir 

kısmının bilinmesi bile yeterli olabilmektedir. Yani, sadece sabit ve belli kısım göz 

önünde bulundurulacak ve diğer kısımları hesaplamalar sırasında elde edilecektir. Bu 

özellik ayırma yönteminden miktar olarak yararlanmayı sağlamaktadır (Jaumot et al. 

2002; Jaumot et al. 2005; de Juan and Tauler 2006; Garrido et al. 2008). 
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5. Seçicilik 

Bu sınır tür ile ilgili doğru bilgilere sahip olunduğu durum içindir. Mesela bir türün 

konsantrasyonunun belirli bir bölge içinde belli olması veya bir türün spektrum 

bilgilerine sahip olduğumuz durumlar gibi. Bu sınır eĢitlilik sınırı olarak da 

bilinmektedir (Jaumot et al. 2002; Jaumot et al. 2005; de Juan and Tauler 2006; Garrido 

et al. 2008). 

6. Sert Sınır 

Kimyasal sınırlardaki son geliĢmeler ayırma sürecinde bir fizikokimya modelinin 

indirilmesiyle ilgilidir. Bu doğrultuda bir kinetik veya termodinamik prosesinde mevcut 

olan türlerin konsantrasyon profilleri, o sürecin kimyasal kanunlarına uygun bir Ģekle 

sahip olmalıdır. Sert ve yumuĢak modelleme birleĢiminden yararlanmak, yöntemlerden 

biriyle tek baĢına çözülemeyen kimyasal sistemlerin kolayca ayrılabilmesine neden 

olmuĢtur. Bu sınırın dikkatli ve hassasça kullanılması profillerdeki belirsizlikte dikkate 

değer bir azalmaya neden olmaktadır ve analitin denge sabitleri (katsayıları), hız 

sabitleri (katsayıları) ve bütün konsantrasyonu gibi kaliteli fizikokimya bilgilerinin elde 

edilebilmesini sağlanmaktadır (Jaumot et al. 2002; Jaumot et al. 2005; de Juan and 

Tauler 2006; Garrido et al. 2008). 

1.25.7.b. MCR–ALS’nin uygulama aşamaları 

MCR–ALS yöntemi spektrum ve konsantrasyon profillerini bulmak için ard arda 

yapılan tekrarlardan faydalanır. Bu yöntemde C ve TS  matrislerinin hiçbiri diğerine 

göre öncelik taĢımaz ve her ikisi de optimum Ģekilde tekrarlanır. MCR–ALS’de çalıĢma 

yöntemi aĢağıdaki yöntemlerden oluĢmaktadır. 

1- D matrisinde bulunan tür sayısını belirleme, 
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Tür sayılarını doğru Ģekilde belirlemek MCR–ALS’nin en temel ve önemli 

aĢamalarından biridir. Matrisin derecesini bulduktan sonra verilerin yeniden 

yapılanmalarına geçilir. Veri matrisinde paraziti azaltma bu iĢlemin olumlu noktasıdır. 

1.96 Denklemi bu aĢamadan sonra veri matrisinin yeniden yapılandırılmasını 

göstermektedir. 

T TˆD CS E D CS      (1.96) 

2- Konsantrasyon profili gibi profillerle ilgili ilk tahmini oluĢturmak, 

Genellikle konsantrasyon veya spektrum profillerden bir baĢlangıç tahmini oluĢturulur. 

Bu tahmin geliĢen faktör analizi (EFA) ve SIMPLISMA gibi birçok yöntemle 

oluĢturulabilir. BaĢlangıç tahmini doğruya ne kadar daha yakın olursa daha az 

tekrarlamayla cevap alma ihtimali o derece artacaktır. Bu nedenle bu aĢama da MCR–

ALS’nin önemli aĢamalarından biridir (Jaumot et al. 2002; Jaumot et al. 2005; de Juan 

and Tauler 2006; Garrido et al. 2008). 

3- C’den elde edilen tahminle TS  matrisini hesaplamak, 

TS ’yi elde ettikten sonra incelenen konuya göre belirtilen matrise bazı sınırlar uygulanır 

ve yeni bir TS  elde edilir. 1.97 Denklemi elde edilen TS
 
matrisini gösterir. Bu 

denklemde C
+
 matrisi, C’nin tersine benzer bir matristir. 

ˆS C D E     (1.97) 

4- C matrisinin üçüncü aĢamadaki elde edilen TS  matrisinden hesaplanması, 

Üçüncü aĢamada elde edilen TS
 
matrisini kullanarak C matrisinin hesaplanmasına 

geçilir. C matrisinin elde edilmesinden sonra uygulanabilir bazı sınırlar uygulanır ve 
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yeni bir C elde edilir. 1.98 Denklemi elde edilen bu C matrisini göstermektedir. Bu 

denklemde C
+
 matrisi, C’nin tersine benzer bir matristir. 

ˆC DS   (1.98) 

5- D̂ veri matrisinin yeniden yapılandırılması, 

Sırasıyla, üçüncü ve dördüncü aĢamalarda elde edilen (C) konsantrasyon matrisi ile 

T(S ) spektrum matrisinin çarpımından yeniden yapılandırılmıĢ veri matrisi elde edilir. 

6- Üçüncü aĢamaya geri dönme ve yakınsamaya varana kadar sonraki aĢamaların tekrar 

edilmesi. 

Belirtilen aĢamalara sistemin yakınsamaya varmasına kadar devam edilir. Her tekrarda, 

eski D̂  ve yeni D̂  arasındaki toplam farkın karesi sistemin uygunsuz olmasının bir 

oranı olarak 1.99 Denklemiyle hesaplanır. 

 
2

eski yeniRSS D D    (1.99) 

Bu denklemde RSS kalıntı kareler toplamıdır. RSS’i minimuma düĢüren tekrarda veya 

sistemin uygunsuz olacak tanımlanan belirli değerinden daha küçük bir değer alması 

durumunda, ―Sistem yakınsamaya ulaĢtı‖ denilmektedir. Bu Ģartlarda tekrarlama 

durdurulur ve böylece türlerin spektrum ve konsantrasyon profilleri elde edilir (Jaumot 

et al. 2002; Jaumot et al. 2005; de Juan and Tauler 2006; Garrido et al. 2008). 

1.24.7.c. MCR–ALS Yöntemini Uygulamanın Zorlukları 

MCR–ALS’yi uygulamanın zorluklarından biri; kimyasal sistemde mevcut olan bütün 

türlerin sayısını tam olarak belirlemenin zor olmasıdır. BaĢka bir deyiĢle süreçteki türler 
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doğru bir Ģekilde bulunamazsa bir sonraki aĢamanın uygulanmasında sorunla 

karĢılaĢılır. Bu nedenle matris derecesinin eksik olma sorunu MCR–ALS’deki en 

önemli sorundur. Matris derecesinin eksikliklerinden biri kapalı olma derecesinin 

eksikliği baĢlığı altındadır. Bu durumda türlerin konsantrasyon profili birbirlerinin 

lineer birleĢimidir ve burada verilen çözüm yollarından biri standart matris karıĢımların 

matrisiyle birleĢtirmektir. Yapılan bu çalıĢmada kemometrinin alt yöntemlerinden biri 

olan deney tasarımı yönteminin kullanılmıĢ olması nedeniyle, ileride bu yöntemin 

esaslarının tam olarak açıklanacaktır. 

1.25.8. Deney tasarımı ve cevap yüzey yöntemini (RSM) kullanılarak modelleme  

RSM; birkaç bağımsız değiĢkenin etkisinde olan problemlerin çözümü için kullanılan 

bağımlı değiĢkenlerin sayısını optimum düzeye getiren bir tasarımı gerçekleĢtirmek için 

matematik ve istatistiksel tekniklerden yararlanan bir yöntemdir. Bu yöntem ilk olarak 

Box ve Wilson tarafından geliĢtirilmiĢtir. RSM’nde kullanılan en eksiksiz model tam 

kare (Quadratic Full) modelidir. Bu modelde bütün faktörlerin karĢılıklı etkileri, ayrıca 

karelerin de dikkate alınmasıyla sistemde çarpıklık olup olmadığını anlayabilme ve 

onların çözümünü sağlayabilme kapasitesine sahiptir.  

Belirtilen konulara ek olarak bu planın diğer yönleri de aĢağıdakilerden ibarettir (Myers 

et al. 2009): 

1- Modelin yeterliği, uygun olup olmadığını inceleme imkânı, 

2- Bloklarda deney uygulama imkânı, 

3- Mutlak hatanın tahmininin belirlenmesi, 

4- Çok fazla uygulama ya da deneye gerek kalmaması, 

5- Çok fazla sayıda bağımsız değiĢken düzeylerine ihtiyaç duyulmaması, 

6- Ġncelenen bölgenin tamamında noktaların makul dağılımlarına dikkat ederek bütün 

süreçle ilgili bilgi elde etmek. 

Devamında cevap yüzey tasarımını tam olarak açıklayacağız. Bu iĢlemde seviyeleri 
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birbirlerinden ayırt edebilme amacıyla (–1), (0) ve (+1) kodları kullanılır. Yapılan 

deneyler standart derece yardımıyla birbirlerinden ayırılabilir. Standart derecenin 

yazılmasında tam sayılar kullanılır. Örneğin, 000 bileĢimi her üç faktörü minimum 

seviyede olan bir deneyin ifadesidir. k = 3 (bütün faktörler) olduğunda sırada 3
2 

= 9 

deney yapılmalı ve standart derecesi de; 0, 1 ve 2 seviyeleri için sırasıyla, birer tekrarla 

çizelgenin satırlarında bütün boĢluklarının doldurulması için yazılır. Ardından, sıfır 

sayısı ilk 3
1 
= 3 satırda, bir sayısı ikinci 3

1 
= 3 ve iki sayısı da çizelgenin üçüncü 3

1 
= 3 

satırına eklenir. Bu standart derecesinin yazılıĢ sırası Çizelge 1.15’te gösterilmiĢtir. Bu 

standart derecesini kullanarak deneyin Ģartları; 00 testinin, A ve B faktörleri en düĢük 

seviyede (–1, –1) olan deneyle ilgili olduğu Ģeklinde belirlenebilir (Khuri and Cornell 

1996; Myers et al. 2009). 

Çizelge 1.15. Yapılan deneylerin standart derecesinin yazılma sırası (Khuri and Cornell 

1996; Myers et al. 2009) 

Standart 

derece 

Deneyin kodlanmış 

şartları 

Deneyler A faktörü B faktörü 

00 –1 –1 

10 0 –1 

20 1 –1 

01 –1 0 

11 0 0 

21 1 0 

02 –1 1 

12 0 1 

22 1 1 

 

Bu planlar aĢağıdaki Ģekille gösterilebilir. ġekil 1.24’te 3
2 

= 9 planın ilgili kodlarıyla 

birlikte getirilmiĢtir. 
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Şekil 1.24. A ve B faktörleri için cevap yüzey tasarımı 

3
k
 ve 2

k
 planları arasındaki farkın, deney koĢullarının kare veya küpün köĢelerinde ya 

da onların merkezinde bulunması açıktır. Böylece, y02, A faktörünün minimum seviyede 

ve B faktörünün maksimum seviyede yer aldığı test cevabının ifadesidir (Khuri 2006; 

Myers et al. 2009). 

1.25.8.a. Cevap yüzey modelleri 

1. Model Analizi 

Deney tasarımı ve elde edilen cevapların kaydedilmesinden sonra elde ettiğimiz 

sonuçları analiz edebilmeliyiz. Bu amaçla bu bölümde en küçük kareler yöntemini ve 

modelin uygunluğunu incelemek amacıyla gerekli özellikleri tekrar gözden geçireceğiz. 

Cevabın bağımlı değiĢkeni, 1.100 Denklemiyle gösterilebilen ve deney tasarımında 

incelenen k faktörünün bir fonksiyonudur. 
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1 11 1 12 2 1k k

2 21 1 22 2 2k k

N N1 1 N2 2 Nk k

y m X m X ... m X

y m X m X ... m X

y m X m X ... m X

   

   

     (1.100)

 

Ya da genel olarak y X     ve burada amaç   değerini minimuma getirecek   

katsayılarını bulmaktır. Bu katsayıları bulmak için matris yöntemi kullanılır; 

u 1 u1 2 u2 k uk uy X X ... X u 1,2, ..., N          (1.101) 

uy : u. sıradaki deneyde görünen cevap uiX : i faktörünün u. deneydeki seviyesi 

 ve … ve k : Modelin belirsiz katsayıları  u : uy ’daki rastgele hata 

X Xb X y    (1.102) 

Böylece   parametrelerinin b en küçük kareler tahmini buna eĢittir; 

1y (X X) X y    (1.103) 

2. Varyans Çizelgesinin Analizi 

Model katsayılarının bulunmasından sonra veriler analiz edilir. Verilerden oluĢan 

kümenin genel değiĢimleri, genel kareler toplamı (SST) olarak adlandırılır. SST görülen 

cevapların farklarının karelerinin toplamına eĢittir ve serbestlik derecesi (N–1) olan 

ortalama bir değerdir. 

N
2

u 1 2 N

u 1

SST (y y) y (y y ... y ) / N


       (1.104) 
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SST, aĢağıda iliĢkileri ifade edilen regresyon kareler toplamı (SSR) ve hata kareler 

toplamı (SSE) olmak üzere iki bileĢenden oluĢmuĢtur (Khuri 2006; Myers et al. 2009); 

N
2

u

u 1

ˆSSR (y(x ) y)


    (1.105) 

N
2

u u

u 1

ˆSSE (y y(x ))


    (1.106) 

Bu denklemlerin serbestlik dereceleri (p–1) ve (N–1) Ģeklindedir. Modelin anlamlı olup 

olmadığını inceleyen ve yaygın olarak kullanılan test, H0 sıfır hipotez testidir. Bu, i = 0 

dıĢında βi’nin bütün değerlerinin sıfıra eĢit olduğu anlamına gelir. Diğer varsayım (Ha) 

ise β0 dıĢında βi’nin değerlerinden en az birinin sıfırdan farklı olmasıdır. Normal hata 

varsayımıyla, yukarıdaki varsayımlar 1.107 Denklemi haline gelmektedir. 

Regresyon kareler toplamı

Hata kareler topla

SSR

p 1
F

SSE

N p

mı


 



 (1.107) 

Bu testin ikinci aĢaması (Fα, p–1, N–p) ile bulunan sayının çizelgelerdeki 

karĢılaĢtırılmasıdır. F’nin yukarıdaki denklemde değerinin tablodan fazla olması 

halinde, sıfır hipotez varsayımı α seviyesinde reddedilip geçersiz olmaktadır ve anlamlı 

model tarafından hesaplanan fark, açıklanmayan modelden daha fazla olduğu anlamına 

gelmektedir. F testi ile temel olarak kullanılan testlerden biri de aĢağıdaki katsayıdır: 

2 SSR
R

SST
   (1.108) 

2R , uy ’nun model tarafından uygun hale getirilmiĢ genel değiĢimlerinin bir bileĢenidir 

ve genellikle yüzde (%) Ģeklinde ifade edilir. Bu alanda baĢka bir istatistiksel denklem 
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de kullanılmaktadır. DüzeltilmiĢ istatistik R
2
 olarak adlandırılan bu denklem aĢağıdaki 

Ģekilde ifade edilir (Khuri 2006; Myers et al. 2009); 

2 2

A

SSE (N p) N 1
R 1 1 (1 R )( )

SST (N 1) N p

 
    

 
  (1.109) 

  



114 
 

 

2. KAYNAK ÖZETLERİ 

2.1. Su ve Atık Suyun Arıtımı İçin Ozonlama ve İleri Oksidasyon İşlemi 

Ozonlama ve ĠOP, su ve atık sulardaki geniĢ bir aralıkta organik kirleticileri yok etmek 

ve oksitlemek için son zamanlarda ortaya çıkmıĢ önemli bir teknoloji sınıfıdır. (Legrini 

et al. 1993; Alvares et al. 2001; Zhou and Smith 2001; Oppenländer 2003). ĠOP, 

kimyasal reaktiflerin (ör. ozon (O3)), hidrojen peroksit (H2O2), geçiĢ metalleri ve metal 

oksitler) ve yardımcı enerji kaynakları (ör. ultraviyole görünür (UV–vis) radyasyon, 

elektronik akım, γ–radyasyon ve ultrason) kombinasyonlarının katıldığı çeĢitli radikalik 

reaksiyonlarla karakterize edilirler. ĠOP için, O3/H2O2, UV/O3, UV/H2O2, UV/O3/H2O2, 

Fenton (Fe
2+

/H2O2), foto–Fenton ve elektro–Fenton, Ģelatlayıcı reaktif destekli 

Fenton/foto–Fenton, titanyum dioksit kullanarak heterojen fotooksidasyon (UV/TiO2), 

γ–radyoliz, ve sonoliz gibi örnekler sıralanabilir (Oppenländer 2003). ĠOP’nde 

süperoksit radikal anyonu ( 2O ); hidroperoksil radikalleri ( 2HO ); triplet oksijen ( 3

2O ), 

ve organik peroksil radikalleri ( R O O  ) gibi diğer radikal ve aktif oksijen türleri de 

mevcut olmakla birlikte asıl oksitleyici olan tür hidroksil radikalleri ( OH
)’dir 

(Oppenländer 2003). Su ve atık suların ozonla arıtımında moleküler ozon ve hidroksil 

radikalleri ilgilidirler. pH>8’de yapılan ozonlama iĢlemleri hidroksil radikallerinin 

üretimi bu Ģartlarda arttığı için ĠOP olarak kabul edilir (Beltran 2003). Moleküler ozon 

ve hidroksil radikallerinin oksidasyon potansiyelleri sırasıyla, 2.07 ve 2.80 V olup 

onların çok güçlü yükseltgeyici olduklarını ortaya koymaktadır (Legrini et al. 1993). 

Moleküler ozon reaksiyonları karbon–karbon çift bağları, aromatik halkalar ve kükürt, 

fosfor, azot ve oksijen atomları bulunan fonksiyonel grupları içeren nükleofilik kısma 

sahip organik moleküllerle seçimli olarak gerçekleĢir. Oysa hidroksil radikallerinin 

reaksiyonları farklı organik ve inorganik bileĢiklere karĢı hidrojen koparma, radikal–

radikal reaksiyonları, elektrofilik katılma ve elektron transfer reaksiyonları ve son 

olarak organik bileĢiklerin tamamen mineralleĢmesi üzerinden gerçekleĢirler (Legrini et 

al. 1993; Oppenländer 2003). Ozonlama ve ĠOP özellikle organik kirleticileri ve diğer 

endüstriyel atık suları içeren belediye ve endüstriyel atık sular için uygundur (Legrini et 
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al. 1993; Alvares et al. 2001). Ayrıca, ozonlamayla arıtım patojenik 

mikroorganizmaların azaltılması için de kullanılır (ör. dezenfeksiyon) (Loeb 2009). Bu 

iĢlemlerin bazı avantajları organik kirleticilerin tam mineralleĢmesi, daha az zararlı ve 

daha fazla biyolojik olarak parçalanabilir yan ürünler ve iniĢli çıkıĢlı akıĢ hızları ve 

bileĢimleri idare edebilme yeteneğidir (Zhou and Smith 2001). ĠOP performansı suyun 

pH ve sıcaklığından etkilendiği gibi aynı zamanda, doğal organik maddeler, çözünmüĢ 

ve süspanse haldeki katı maddeler ve alkalite gibi su ve atık su bileĢenlerinin 

varlığından etkilenir (Oppenländer 2003). Örneğin, ortamın renkli olması ve süspanse 

katılar ıĢık saçılması ve absorpsiyonu sonucu fotokimyasal reaksiyonları engelleyebilir 

ve UV/O3, UV/H2O2, foto–Fenton ve UV/TiO2 prosesleri gibi fotokimyasal ĠOP’nin 

performansını düĢürebilir. Doğal organik bileĢikler kadar karbonat, bikarbonat ve klorür 

iyonlarının da radikal inhibitörü olarak etki ettikleri bilinmektedir. Bu bileĢikler hedef 

kirleticilerle hidroksil radikalleri için yarıĢma halinde olduklarından, gerekli oksitleyici 

ihtiyacını artırırlar ve prosesin verimini düĢürürler. Ayrıca, ĠOP’nin genel performansı 

değerlendirildiğinde enerji ihtiyacı kadar materyal ve ekipmanın maliyetinin de dikkate 

alınması zorunludur (Legrini et al. 1993; Oppenländer 2003). 

2.2. Sulu Çözeltideki Farmasötik Maddelerin Ozonlama ve İOP İle Bozunması 

Su ve atık sulardaki farmasötik maddeler gibi dirençli organik bileĢiklerin bozunması 

ozonlama veya ĠOP’ni kullanarak sağlanabilir. Bu arıtım prosesleri bu tip kirleticileri ya 

mineralize etmek suretiyle uzaklaĢtırır ya da onları sucul çevre ve insan sağlığı için 

daha az zararlı ürünlere dönüĢtürür. Organik bileĢiklerin kısmen parçalanması genel 

olarak onların biyolojik olarak parçalanabilirliği artırır (Alvares et al. 2001). Ġkinci 

yaklaĢım aynı zamanda aktif çamur gibi biyolojik iĢlem öncesinde ilaç içeren atık 

suların ön iĢlemi olarak kullanılabilir. Ancak bu yaklaĢım çoğunlukla belediye atık 

suları gibi diğer organik maddelerin de yoğun olduğu durumlarda uygun olmayabilir. 

Çünkü bu durumda hedef kirletici bileĢiklerin etkin Ģekilde bozunması için 

yükseltgeyici maddelerin aĢırısı gerekebilir. Nitekim, Larsen ve grubu tarafından 

önerilen (Larsen et al. 2004) bir idrar ayırımı söz konusu olmadığı sürece biyolojik bir 

iĢlem sonrasında üçüncü bir iĢlem olarak ozonlama veya bir ĠOP uygulanması çok daha 
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uygun olacaktır. Bu durumda, arıtım düzeyi iĢlem görmüĢ suyun ulaĢacağı hedefe 

bağlıdır. Eğer bu su yüzey sularına boĢaltılacaksa sucul zehirli maddelerin 

uzaklaĢtırılması ve biyolojik olarak parçalanabilirliğinin biraz daha iyileĢtirilmesi 

gerekse de kısmi bir ön iĢlem yeterli olabilir. Ancak eğer bu su yarı kurak bölgelerde 

içme suyu olarak kullanılacaksa o zaman farmasötiklerin tamamen uzaklaĢtırılması 

veya parçalanarak yok edilmesi arzu edilebilir. Ozonlama uygulamaları ön oksidasyon 

ve/veya dezenfeksiyon adımlarının bir parçası olarak su arıtımına uygulanabilir (Ikehata 

et al. 2006). Farmasötik üretim/formülasyon tesisleri ve hastane atık sularından gelen 

atık sular pH ayarlaması gibi uygun bir ön iĢlemle evsel atık sularına benzer Ģekilde 

arıtılabilir. Farmasötik bileĢikler gibi organik bileĢikler ozonlama veya ileri oksidasyon 

esnasında bir seri oksidasyona ve kendiliğinden dönüĢümlere maruz kalır. BaĢka bir 

deyiĢle, primer bozunma ürünleri çoğunlukla uzun süreli arıtımda ileri bir bozunmaya 

uğrar. Bazı durumlarda, temel farmasötik bileĢiklerin yok olması baĢarılı bir arıtım 

olarak kabul edilemez, çünkü bozunma ürünleri ana bileĢik olarak biyolojik aktif 

olabilir. Ayrıca, TOK, kimyasal oksijen ihtiyacı (KOĠ), çözünmüĢ organik karbon 

(ÇOK), adsorplanabilir organik halojenler (AOX), ve aromatiklik gibi bazı geleneksel 

su kalite parametreleri, sürecin verimini değerlendirmek için kullanılabilir; ancak, 

bozunma ürünlerinin kimliği ve arıtılmıĢ suyun güvenilirliği konusunda doğrudan bilgi 

vermezler. Sonuç olarak, son çalıĢmalarda kütle spektrometresi (MS) ile birlikte, gaz 

kromatografisi (GC) ya da sıvı kromatografisi (LC) kullanan analiz yöntemi, farmasötik 

bileĢikler ve bunların bozunma ürünlerinin (yan ürün) analizinde giderek daha yaygın 

Ģekilde kullanılmakta ve değer kazanmaktadır (Ternes 2001; Dębska et al. 2004). Bazı 

durumlarda, bir farmasötik bileĢik ve yükseltgeyici arasındaki reaksiyon için hız 

sabitleri (yani, molekül ozon ve hidroksil radikalleri) belirlenmektedir. Bu hız sabitleri 

ozonlama ve ĠOP’ne karĢı bileĢiklerin reaktivitesini gösterir ve arıtım prosesini 

modellemek için yararlı olabilir (Beltran 2003; Oppenländer 2003). Ayrıca, UV–vis 

bölge ıĢını içeren ĠOP esnasında moleküler ozon ve hidroksil radikal reaksiyonları ile 

farmasötik bileĢiklerin bozunmasına direk fotolizin de katkısı bulunmaktadır. Böyle bir 

durumda direk fotolizin kuantum miktarı (F), adsorplanan foton miktarı baĢına tüketilen 

reaktant miktarıyla belirlenir. Reaksiyonların bu üç tipi su ve atık su bileĢenleri ve 

pH’nın varlığında kullanılan ĠOP kombinasyonuna bağlı olarak bir arada ve yarıĢmalı 

olarak meydana gelebilir. 
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ĠOP ile ilaçların atık sulardan uzaklaĢtırılması son yıllarda geniĢ ölçüde 

kullanılmaktadır. Bunlardan fotokataliz ve fotokatalitik ozonlama gelecek vadeden 

proseslerdir. Bu yöntemi kullanarak ilaç giderimi üzerine yapılmıĢ çok sayıda çalıĢma 

literatürde mevcuttur. Bunlardan bazıları aĢağıda özetlenmiĢtir. 

Penisilin G ve VK, amoksisilin ve sultamisilin içeren dört penisilin–tip β–Laktam 

antibiyotiklerinin birini içeren değiĢik penisilin formülasyon atıklarının ozonlama ve 

ileri oksidasyon iĢlemi, bu atık suların biyoparçalanabilirliğini iyileĢtirmek için yaygın 

Ģekilde çalıĢılmıĢtır. Akmehmet Balcıoğlu ve Ötker (Akmehmet Balcıoğlu and Ötker 

2003) sentetik penisilin VK formülasyonu için atık suya ozonlama uyguladılar. 2.96 g 

L
–1

’lik ozon miktarı ile pH 7 veya 11’de 20°C’deki 1 saat’lik ozonlama sonucunda, 

baĢlangıç KOĠ (450 mg L
–1

), TOK (162 mg L
–1

), ve aromatikliğin (0.456; 254 nm’de 

absorbans) sırasıyla, %70, %40 ve %30 oranında uzaklaĢtırıldığını buldular. Penisilin 

çözeltisinin biyo bozunurluğu 5 günlük biyokimyasal oksijen ihtiyacı (BOĠ5) ve KOĠ 

oranıyla ölçüldü ve ozonlama ile sıfırdan 2.5’e dikkate değer ölçüde iyileĢtiği görüldü. 

DüĢük pH’da KOĠ gideriminin düĢük olması hidroksil radikal reaksiyonlarının önemini 

göstermektedir. 20 mM H2O2 ilavesi (O3: H2O2 molar oranı = 3.08:1), pH 7’de KOĠ 

giderimini %95’te getirdi. Amoksisilin trihidrat ve klavulanik asit içeren ve bir β–

laktamaz inhibitörü olan penisilin formülasyonundaki yıkama suyu ĠOP’nin bir serisinin 

uygulanabilirliği için test edildi (Arslan-Alaton and Dogruel 2004). Atık suyu katkı 

maddeleri, tampon ve aromaları da içermektedir. Bu aktif ve atıl maddelerin 

konsantrasyonları bilinmiyordu ([TOK]0 = 920 mg L
–1

, [KOĠ]0 = 1395 mg L
–1

, 

alkalinite = 85 mg CaCO3 L
–1

, pH 6.95).Test edilen ĠOP arasında pH 11.5’teki 

ozonlama ve foto–Fenton ve foto–Fenton benzeri proseslerin UV/H2O2, Fenton ve 

Fenton benzeri proseslerden daha ümit verici olduğunu buldular. Bu ĠOP’ne ilaveten 

Arslan–Alaton ve Doğruel direk fotoliz de çalıĢtılar (Arslan-Alaton and Dogruel 2004) 

fakat gerçekte etkin olmadığını buldular. 2.76 g L
–1

’lik ozon miktarıyla 1 saat’lik 

ozonlama süresinde ve pH 11.5’te (baĢlangıç değeri) KOĠ %50 ve TOK, %52 oranında 

azaldı. Ozonlama sırasında organik asitlerin oluĢmasından dolayı pH değeri dikkate 

değer ölçüde azaldı. Bu daha sonraki KOĠ giderimini inhibe etti. Ozonlamayla KOĠ 

giderimi fosfat tampon kullanarak pH 11.5’te %49’dan %86’ya kadar artırıldı. Foto–
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Fenton ve Fenton benzeri prosesler [2 mM Fe
2+

 veya Fe
3+

, 20 mM H2O2, 21 W civa 

basıncı Hg–lambası, λ = 253.7 nm (1.73 × 10
–4

 Einstein L
–1

 s
–1

)] KOĠ ve TOK 

gideriminde eĢit etkiye sahiplerdi: Sırasıyla, %56 ve %66 KOĠ giderimi ile %51 ve %42 

TOK giderimi gerçekleĢti. 400 mg L
–1

 amoksisilinin tam dönüĢümü pH 11.5’te 

ozonlama ile ve foto–Fenton prosesi ile gerçekleĢti (Arslan-Alaton and Dogruel 2004). 

Penisilin formülasyonu (amoksisilin + klavulanik asit) atık suyun biyobozunurluğu 

ozonlamayla BOĠ5/KOĠ oranına dayalı olarak 0’dan 0.08’e hafifçe iyileĢti (Arslan-

Alaton and Dogruel 2004). Arslan–Alaton ve grubu (Alaton et al. 2004) aktif içerik 

olarak amoksisilin + klavulanik asit içeren benzer formülasyondaki atık suyun ([KOĠ]0 

= 830 mg L
–1

) biyobozunurluğunu iyileĢtirmek için ozonlama ile O3/H2O2 proseslerini 

kullandılar. Optimize Ģartlar altında atık su bozunabilirliği 1 saat’lik süre içinde 

ozonlama ile (2.5 g L
–1

 uygulanan O3, pH 12) 0’dan 0.37’ye ve O3/H2O2 prosesi ile [2.5 

g L
–1

 uygulanan O3 (1.34 g L
–1

 tüketilen) ve 2 mM H2O2, pH 10.5] ile 0’dan 0.45’e 

iyileĢti. Kimyasal ön oksidasyon ve biyolojik arıtım [0.23 mg KOĠ/(mg çözelti süspanse 

katılar × gün)] optimize ozonlama ve O3/H2O2 prosesleriyle %82 ve %72 KOĠ giderimi 

verdi (Alaton et al. 2004). Benzer ozonlama–biyolojik arıtım çalıĢması penisilin tipi 

antibiyotiklerin farklı bir tipi sultamisilin üzerine rapor edildi (Cokgor et al. 2004). 

Prokain penisilin G, bir lokal anestezi ajanı gibi penisilin formülasyonunun diğer 

tiplerinin arıtımı ile ilgili çalıĢmaların bir serisi ozonlama ve foto–Fenton benzeri 

proseslerle çalıĢılmıĢtır. Sentetik atık sulardaki bu penisilin formülasyonunun 

bozunması her iki durumda KOĠ ve TOK azalmasıyla belirlenmiĢtir. Arslan–Alaton ve 

Çağlayan (Arslan-Alaton and Caglayan 2005) pH’nın 7’den 12’ye artmasıyla KOĠ 

gideriminin arttığını ve penisilin G–prokain formülasyonunun bozunmasında hidroksil 

radikal reaksiyonlarının önemli katkısını ortaya koymaktadır. Ozon absorpsiyon verimi 

yüksek pH değerinde de arttı. pH 12’de 1.8 g L
–1

’lik ozon dozu ile 1 saat içinde 

baĢlangıç KOĠ (= 600 mg L
–1

) ve TOK (= 226 mg L
–1

) değerinin yaklaĢık %50’si 

azaldı. Ozonlamayla penisilin formülasyonundan KOĠ giderimi için ikinci derece hız 

sabitleri pH 3 ve 7’de sırasıyla, 0.042 ve 0.67 M
–1 

s
–1

 olarak tayin edildi (Arslan-Alaton 

and Caglayan 2005). 
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Arslan–Alaton ve Gurses (Arslan-Alaton and Gurses 2004) penisilin G–prokain 

formülasyonunun arıtımı için 300–370 nm aralığında 1.7 × 10
–3

 Einstein dk
–1

 ıĢık 

akısıyla özel olarak 125 W siyah ıĢık yayan UVA kullanarak foto–Fenton prosesi 

uyguladılar. Optimum Ģartlar altında ([Fe
3+

]0 = 1.5 mM, [H2O2]0 = 25 mM, pH 3) foto–

Fenton prosesi ile 30 dk’lık süre sonunda %56 ve %42 oranında KOĠ ve TOK 

giderdiler. UVA ıĢıması olmaksızın Fenton benzeri arıtımının penisilin 

formülasyonundan KOĠ gideriminde daha az etkin olduğunu ve ne tek baĢına UVA 

ıĢıması, UVA ile demir(III) iyonu ve ne de UVA/H2O2 prosesinin etkin olmadığını 

ortaya koydular (Arslan-Alaton and Gurses 2004). Penisilin G prokain 

formülasyonunun biyobozunurluğu 0.25’ten 0.45’e iyileĢirken akut zehirlilik (Daphnia 

magna ölüm oranı ile tanımlandı) daha önce sözü edilen foto–Fenton benzeri arıtımla 

30 dk sonra dikkate değer ölçüde azaldı (Arslan-Alaton and Gurses 2004). 

Andreozzi ve grubu (Andreozzi et al. 2005) ozonlamayla amoksisilin bozunma yolunu 

ve kinetiğini incelediler. Amoksisilin ile moleküler ozon arasındaki reaksiyon hızının 

pH’ya Ģiddetle bağlı olduğunu buldular: pH 2.5’te 4 × 10
3
 M

–1
 s

–1
 iken pH 7’de 6 × 10

6
 

M
–1

 s
–1

’ye arttı. Amoksisilinle hidroksil radikal reaksiyonu için UV/H2O2 prosesi 

kullanarak pH 5.5’te ikinci derece hız sabiti 3.93 × 10
9
 M

–1
 s

–1
 olarak hesaplandı 

(Andreozzi et al. 2005). Fenol halkasının hidroksilasyonu doğrulandıysa da amoksisilin 

moleküllerinin moleküler ozonla S–oksidasyonu için bir kanıt bulunamamıĢtır. 

Muhtemelen inhibitör olarak 2–metil–2–propanol’un kullanıldığı sistemde hidroksil 

radikalleri yok iken kısa reaksiyon süresinden (4 dk’ya kadar) dolayı daha baĢka 

bozunma kaydedilmedi. 

Trovó ve grubu (Trovó et al. 2011), saf amoksisilin çözeltileri (C0 = 50 mg L
–1

) 

üzerinde simüle güneĢ ıĢınları altında foto–Fenton prosesi kullanarak demir türlerinin 

(FeSO4 veya Ferrioksalat (FeOx)) etkisini, üretilen ara ve yan ürünleri ve Daphnia 

magna için zehirlilik olarak rapor ettiler. Her iki demir tuzu da hızlı amoksisilin 

giderimi (FeSO4 ve FeOx için sırasıyla, 5 ve 15 dk) ile sonuçlandı. Oksalat daima zararlı 

toksiklik sergiledi, FeSO4’ın kullanımı bunu 90 dk sonra %53’lük orijinal TOK 

giderimiyle %65’ten %5’e azalttı. 240 dk sonra kalan TOK’un %100 amonyum olarak 
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atıldığı için artık azot içermediği görüldü fakat kükürt içeriği ile ilgili herhangi bir bilgi 

yoktu. 240 dk’dan sonra TOK kalıntısı artık azot içermiyordu. Çünkü %100’ü baĢlıca 

azot olarak serbest kalmıĢtı, oysa kükürt içeriği hakkında herhangi bir bilgi yoktu. 

Demir kaynağından etkilenerek azalan kısa zincirli karboksilat anyonları arıtım 

prosesinin zehirlenmesinden sorumlu olan yüksek performanslı sıvı kromatografisi–

uçuĢ zamanlı elektrosprey (HPLC–ESI–TOF) ile ara ürün olarak tayin edildiler. 

Ay ve Kargı (Ay and Kargi 2010; Ay and Kargi 2011) saf amoksisilinin sulu 

çözeltilerinin ileri oksidasyonunu Fenton ve foto–Fenton arıtım yöntemlerini kullanarak 

karĢılaĢtırdılar. H2O2/Fe/AMX oranı istatistiksel deneysel dizayn aracılığıyla çalıĢtılar. 

AMX’in tamamen giderimi için optimum oranların Fenton ve foto–Fenton prosesleri 

için sırasıyla, 255/25/105 mg L
–1

 ve 100/40/105 mg L
–1 

olduğunu buldular. Fakat ikinci 

prosesle TOK giderimi (%53) ilkine göre (%37) daha fazla oldu. 

Bir sefalosporin tipi β–laktam antibiyotik olan sefradinin bozunması fotokatalizör 

olarak immobilize titan dioksit kullanılarak çalıĢıldı (Fan et al. 2002). 0.2 mM (70 mg 

L
–1

) sefradinin tamama yakın dönüĢümü 30 W UV lambası (λ = 253 nm) kullanılarak 

UV/TiO2 prosesi ile bilinmeyen pH’da 2 saat içinde sürekli havalandırmayla 

gerçekleĢti. Aromatik halka, amino ve karboksil gruplarının dekompozisyonu UV ve IR 

spektroskopisi kullanılarak doğrulandı. Sisteme hidrojen peroksitin ilavesi (1–5 g L
–1

) 

tahminen hidrojen peroksitin fotodekompozisyonu ile artan hidroksil radikali 

üretiminden dolayı sefradin bozunmasını hızlandırdı (Fan et al. 2002). Bu çalıĢmada 

bozunma yan ürünleri belirlenmedi. 

Penisilin VK durumuna benzer Ģekilde, seftriakson içeren bir tamponlu sentetik atık su 

ozonlama ile arıtıldı (Akmehmet Balcıoğlu and Ötker 2003). pH 7’de 2.96 g L
–1

’lik 

ozon miktarı uygulanarak baĢlangıç KOĠ (= 450 mg L
–1

) değerinin %74’ü ve baĢlangıç 

TOK (= 167 mg L
–1

) değerinin %50’si 1 saat’lik ozonlama sonucunda uzaklaĢtırıldı. 

KOĠ azalması, pH’nın 7’den 11’e yükseltilmesiyle %82’ye hafifçe iyileĢti. Sentetik atık 

suda 254 nm’deki absorbansın %90’dan daha fazla azalması seftriakson 

moleküllerindeki aromatik halkaların etkin bir Ģekilde parçalandığını gösterdi. 
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Seftriakson çözeltisinin biyo bozunurluğu (yani, BOĠ5/KOĠ) ozonlama iĢleminden sonra 

0’dan 0.1’e iyileĢti (Akmehmet Balcıoğlu and Ötker 2003). Seftriakson’un ozonlama 

veya ĠOP için bozunma yan ürünleri tanımlanmadı. 

5–metil–1,3,4–tiadiazol–2–tiol (MMTD) ve 5–metil 1,3,4–tiadiazol–2–metiltiol 

(MMTD–Me) içeren ve bir sefalosporin tipi β–laktam antibiyotik olan sefazolinin 

sentezi için kullanılan iki ara ürünün fotokimyasal bozunması rapor edilmiĢtir (Bozzi et 

al. 2002; Lopez et al. 2002; Lopez et al. 2003). Lopez ve grubu (Lopez et al. 2002), 

UV/H2O2 arıtım prosesiyle ([H2O2]0 = 26 mg L
–1

, 20°C’de 2.8 × 10
–6

 Einstein s
–1

 ıĢık 

Ģiddetiyle 185–254 nm’de yayınım yapan bir 17 W düĢük basınç Hg–lambasıyla) 

MMTD’nin 20 dk’dan daha kısa sürede tam dönüĢümünün gerçekleĢtiğini buldular. Bu 

yalnız UV ıĢımasından çok daha etkiliydi. MMTD fotolizi için kuantum miktarı 12 

mmol Einstein
–1

’di. 1 mg L
–1

 MMTD’nin 4 saat’lik geniĢletilmiĢ UV/H2O2 arıtımı 

sırasında baĢlangıç TOK değerinin yaklaĢık %60’ı uzaklaĢtı. Kükürdün %90’ı, azotun 

%14’ü sülfat ve nitrat iyonları olarak geri kazanıldı. HPLC–MS ile 7 bozunma ürünü ve 

yan ürün belirlendi ve aĢağıdaki ġekil 2.1’deki gibi bozunma yolu önerildi (Lopez et al. 

2002). MMTD’nin tiadiazol halkasındaki kükürt atomu ve 2–tiyol grubunun hidroksil 

radikali saldırısı için primer hedef olduğu açıkça görülmektedir. MMTD’nin UV/H2O2 

prosesi ile (hidroksil radikalleri) 25°C’de (bilinmeyen pH) bozunması için ikinci derece 

hız sabiti 1.6 × 10
10

 M
–1

s
–1

 olarak kaydedildi (Lopez et al. 2003). 
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Şekil 2.1. UV/H2O2 prosesiyle MMTD–Me bozunması için önerilen yol (Lopez et al. 

2002). (Ikehata et al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 

MMTD’nin 2–S–metil türevi olan MMTD–Me’nin bozunması ikinci bileĢiğe benzer 

Ģekilde çalıĢıldı (Bozzi et al. 2002; Lopez et al. 2003). MMTD–Me (4970 M
–1

 cm
–1

), 

MMTD’ye göre (2100 M
–1

cm
–1

), direk fotolize karĢı muhtemelen yüksek inhibisyon 

katsayısından dolayı çok daha reaktif iken metil grupları elektron çekici özelliklerinden 

dolayı UV/H2O2 arıtım yöntemine karĢı daha az reaktiftir (Bozzi et al. 2002). 

Bununla birlikte, MMTD–Me, yukarda sözü edilen eĢ değerdeki UV/H2O2 arıtım 

prosesiyle 25°C’de 20 dk içinde tamamen dönüĢebilir (bilinmeyen pH). BaĢlangıç TOK 

değerinin %80’i 4 saat içinde uzaklaĢtı ve sülfürün kantitatif olarak tamamına yakını 

sülfat olarak, bunun yanı sıra azotun %16’sı nitrat olarak deri kazanıldı. MMTD–

Me’nin fotokimyasal iĢlemle (Bozzi et al. 2002), ġekil 2.2’de görülen bozunma ara ve 

yan ürünleri tanımlandı. MMTD bozunmasının aksine muhtemelen 2–metiltiyo 
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grubunun S–oksidasyonu ve dimetilasyonu MMTD–Me’nin halka açılması ve 

mineralleĢmesinden önce gelir, fakat metil grubunun varlığından dolayı dimerizasyon 

(disülfit oluĢumu) meydana gelmez. MMTD–Me’nin fotoliz ve UV/H2O2 arıtımı için 

kuantum miktarı ve ikinci derece hız sabiti sırasıyla, 12 mmol
 
Einstein

–1
 ve 8.3 × 10

8
 

M
–1

 s
–1

 olarak rapor edildi (Lopez et al. 2003). 

 

Şekil 2.2. UV/H2O2 prosesiyle MMTD–Me bozunması (Bozzi et al. 2002). (Ikehata et 

al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 

Huber ve grubu (Huber et al. 2005) biyolojik olarak iĢleme tabi tutulmuĢ belediye atık 

suyunun pH 7’de 3.5 mg L
–1

’lik ozon uygulama dozuyla ozonlaması sonucunda 

azitromisinin (baĢlangıç konsantrasyonu belirtilmemiĢ) tamamen ortamdan yok 

edildiğini rapor etmiĢlerdir. Raporda azitromisin molekülünde iki tersiyer amin 

azotunun moleküler ozon saldırısı için baĢlıca merkezler olduğu önerilmektedir. 

Bozunma ara ürünleri tanımlanmamaktadır. 

Son zamanlarda biyolojik olarak iĢleme tabi tutulmuĢ belediye atık suyunda eser 

miktardaki klaritromisin ve azitromisinin ozonlamayla eliminasyonu (yani dönüĢümü) 

çalıĢılmıĢtır. Ternes ve grubu. (Ternes et al. 2003) 0.21 mg L
–1

 klaritromisin ve 0.62 mg 

L
–1

 azitromisini pH 7.2’de 5 mg L
–1

 kadar düĢük miktardaki ozon uygulamasıyla sınır 

değerin altına düĢürdüklerini rapor etmiĢlerdir. Benzer bir sonuç Huber ve grubu 

tarafından da rapor edilmiĢtir (Huber et al. 2005). Klaritromisin ve dehidroeritromisin 

(her ikisi de 2 mg L
–1

; eritromisinin çevre metaboliti olan dehidroeritromisinin yapısı 

için ġekil 2.3’e bkz.) diğer ilaç ve misk kokuları ile karıĢtırılan biyolojik iĢlem görmüĢ 

belediye atık suyu pH 7’de ozonlama iĢlemine tabi tutuldu. 3.5 mg L
–1

’lik ozon 
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dozunun bu iki makrolid antibiyotiği uzaklaĢtırmak için yeterli olduğu bulundu. Her iki 

makrolitdeki tersiyer amin azotunun ve dehidroeritromisinde karbon–karbon çift 

bağının ozon saldırısı için aktif merkez olduğu önerildi (Huber et al. 2005). 

 

Şekil 2.3. Eritromisinin bir çevre metabolite olan dehidroeritromisinin kimyasal yapısı 

(Huber et al. 2005). (Ikehata et al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 

Roksitromisinin ozonlamaya karĢı yukarda tartıĢılan diğer makrolitlere benzer reaktivite 

gösterdiği rapor edilmiĢtir (Ternes et al. 2003; Huber et al. 2005). Buna ek olarak 

roksitromisin ozonlamasıyla ilgili bir kinetik çalıĢma da rapor edilmiĢtir (Huber et al. 

2003). Bu makrolid antibiyotiğin ozonla hızlıca reaksiyon verdiği (pH 7’de ve 20°C’de 

kO3>10
5
) ve direk ozonlama reaksiyonu için hız sabitinin pH’ya bağlı olduğu 

görülmüĢtür. pH 8.8’de hız sabiti maksimum 4.5 × 10
6
 M

–1
 s

–1
 değerine ulaĢır. 

Roksitromisinin pKa değerine karĢılık gelen bu değer ozon saldırısı için baĢlıca 

merkezin tersiyer amin azotu olduğunu göstermektedir (Huber et al. 2003). 

Qiang ve grubu (Qiang et al. 2004) kesikli akıĢ tekniği kullanarak linkomisinin 

(LNCM) ozonlamaya (pH>7 iken kO3>10
5
 M

–1
 s

–1
) karĢı hızlı reaksiyonunu incelediler. 

Roksitromisine benzer Ģekilde ozonlamayla LNCM bozunması pH’ya bağlı olup 

(pirolidin azotunun pKa = 7.8) hidroksil radikali reaksiyonlarının ihmal edilebilir olduğu 

kabul edilmektedir. Pirolidin azotunun yanı sıra, metiltiyo grubunun kükürt atomunun 

ozon saldırısı için primer hedef olduğu önerilmektedir (bkz. ġekil 2.4). Kinetik modele 

dayanarak, mutlak ikinci derece hız sabitleri LNCM’in protonlanmıĢ ve nötral formları 
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için sırasıyla, 3.26 × 10
5
 ve 2.43 × 10

6
 M

–1
 s

–1
 olarak hesaplandı (Qiang et al. 2004). 

Ozonlamaya ilaveten, Addamo ve grubu (Addamo et al. 2005b) TiO2 katalizörünün iki 

tipini kullanarak LNCM’in fotokatalitik bozunmasını rapor ettiler. Toz haldeki TiO2’nin 

ilavesi (0.4 g L
–1 

Degussa P25 veya 1 g L
–1

 Merck TiO2) LNCM’in 8.5 mW m
–2

 foton 

akıĢı ile 125 W orta basınçlı Hg–lambası ile UV ıĢıması altındaki bozunmasını ciddi 

ölçüde artırdı. 50 mg L
–1

’lik LNCM’in tam dönüĢümü 2 saat içinde pH 6’da ve 20°C’de 

UV/TiO2 arıtım yöntemi ile gerçekleĢti ve baĢlangıç TOK değerinin %60’ı çözeltiden 

uzaklaĢtı. Amit bağının açılmasının ardından metiltiyo grubunun S–oksidasyonu ve 

pirolidinin oksidasyonu LNCM’in TiO2 prosesi ile bozunması için muhtemel yol olsa 

da (Addamo et al. 2005b), sülfat iyonu dıĢında gerçek bozunma ara ve yan ürünleri 

tayin edilmedi. 

 

Şekil 2.4. LNCM molekülünde moleküler ozon ve hidroksil saldırısı için muhtemel merkezler 

(Qiang et al. 2004; Addamo et al. 2005b). (Ikehata et al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 

Sentetik suda LNCM’in pilot tesis ölçekli solar fotokatalitik oksidasyonu Augugliaro ve 

grubu (Augugliaro et al. 2005) tarafından çalıĢıldı ve bu yalancı birinci derece kinetiği 

ile uyum sağladığı bulundu (baĢlangıç konsantrasyonları = 10, 25, 50 ve 75 µM, TiO2 = 

0.2 g L
–1

). Her bir konsantrasyonda tam antibiyotik giderimi için kümülatif fotonik 

enerji 2 Einsteinin altında idi, fakat tam TOK giderimi solar ıĢımaya ve baĢlangıç 

konsantrasyonlarına bağlıydı. Di Paola ve grubu (Paola et al. 2006) LNCM’in 10, 20 ve 

50 mg L
–1

’lik çözeltilerini 0.4 g L
–1

’lik TiO2 ile 125 W’lık orta basınçlı Hg–lambasıyla 

ıĢınlandırılan bir pyrex küçük ölçekli (batch) fotoreaktörde arıttılar. Tam antibiyotik 

bozunmasına yaklaĢık 30, 45 ve 120 dk’lık ıĢınlandırma süresi sonunda eriĢildi. Buna 

karĢılık gelen tam TOK giderimi (50 mg L
–1

’lik çözelti hariç) 5, 8 ve 10 saat sonra 
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gerçekleĢti. 20 mg L
–1

’lik çözeltinin fotokatalitik bozunması sırasında oluĢan hem 

inorganik hem de organik türler gözlendi. 

Akmehmet Balcioglu ve Ötker (Akmehmet Balcıoğlu and Ötker 2003) sentetik sudaki 

enrofloksasinin bozundurulmasında ozonla arıtımın etkili olduğunu ortaya koydular. 

BaĢlangıç KOĠ değerinin (= 450 mg L
–1

) %90’ının ve baĢlangıç TOK değerinin ise 

%50’sinin (165 mg L
–1

) pH 7’de 2.96 g L
–1

’lik ozon dozuyla bir saat içinde 

uzaklaĢtığını belirlediler. pH 3 ve 11’de KOĠ giderimi sırasıyla, %11,65 ve %79 olmak 

üzere en az değerde idi. BOĠ5/KOĠ oranı ile ifade edilen biyolojik bozunabilirlik, 

sentetik atık suyun pH 7’de ozonla arıtımından sonra 0.07’den 0.38’e artarak dikkate 

değer ölçüde iyileĢmiĢtir (Akmehmet Balcıoğlu and Ötker 2003). Aynı araĢtırmacı 

grubu yapısında tersiyer amin grubu bulunan enroflaksazinin arıtımı için doğal 

adsorbent olarak negatif yüklü zeolit kullanımını ve arkasından ozonla 

dekontaminasyon ve rejenerasyonunu incelediler (Akmehmet Balcıoğlu and Ötker 

2003). Ayrıca aynı grup enrofloksasin yüklü zeolitin (24 saat için 200 mg L
–1

 

enrofloksasin ile dengede) 30 dk’lık ozonlama süresinden sonra (tüketilen ozon = 100 

mg) dezenfekte olduğunu, zeolit adsorpsiyon–ozonlama sisteminin toprağa hayvan 

gübresi uygulamasından dolayı antibiyotik kirliliğini kontrol etmek için iyi bir metot 

olabileceğini ortaya koydular. 

Li ve grubu (Li et al. 2013) enrofloksasinin (ENR) katalitik ıslak hava oksidasyonu 

(CWAO) ve ozonlamayla bozunmasını değerlendirdiler. Sonuçlar, 100 mol% FeCl3 ve 

25 mol% NaNO2 ile 150°C’de ve 0.5 MPa oksijen basıncı altında 120 dk süreyle 

kullanıldığında, %99.5 bozunma, %37 KOĠ giderimi ve %51 TOK dönüĢümü 

sağlandığı sonucuna ulaĢtılar. BOĠ5/KOĠ oranı 120 dk’lık reaksiyon süresi sonunda 

0.01’den 0.12’ye arttı. Deniz bakterisi V. fischeri’nin biyolüminesansının inhibisyonu 

%43’ten %12’ye azaldı. 0.2 mM ENR’nin ozonlaması 7.3 g m
–3

’lük ozon 

konsantrasyonu ile pH 7’de gerçekleĢti. %87’lik bozunma hızıyla ENR 

dekompozisyonu karĢılık gelen reaksiyon süresinde gerçekleĢti. KOĠ (%18) ve TOK 

(%17) gideriminde ılımlı değiĢimler gözlendi. Ozonlama prosesi esnasında toksik 

bozunma ürünlerinin oluĢumundan dolayı biyolüminesans inhibisyonu %8’den %50’ye 
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arttı. Ozonlamaya kıyasla ENR için CWAO bozunma hızları, KOĠ ve TOK giderimi 

açısından daha iyi bir performans sergiledi. 

Andreozzi et al. (Andreozzi et al. 2004) karbamazepin, propranolol, klofibrik asit, 

diklofenak ve sülfametoksazol gibi diğer ilaçların yanı sıra ofloksasin içeren sulu ilaç 

karıĢımının dekontaminasyonu için ozonlama, UV/H2O2 ve TiO2 fotokataliz 

yöntemlerini incelediler. UV/H2O2 arıtımının ([H2O2]0 = 5–10 mM, 254 nm’de düĢük 

basınç Hg–lambası, 2.51 × 10
–6

 Einstein s
–1

) yanı sıra pH 7.4 ve 25°C’de 2 dk’lık 

ozonlamanın 560 mg L
–1

’lik ofloksasinin tam dönüĢümü için yeterli olduğunu, oysa 

UV/TiO2 prosesinin daha az etkili olduğunu gördüler. Ġlaç karıĢımının alg 

(Synechococcus leopoliensis) ve protozoon (Brachionus calyciflorus) toksisiteleri 2 dk 

ozon muamelesiyle tamamen uzaklaĢtırıldı. UV/H2O2 arıtımı da alg toksisitesinin 

azalmasında etkiliydi, fakat protozoan toksisitesindeki azalma için daha az etkiye 

sahipti. Son olarak, UV/TiO2 arıtımı muhtemelen yetersiz ilaç dönüĢümünden dolayı 

her iki durumda daha az etkiye sahipti (Andreozzi et al. 2004). Ofloksasinin bozunma 

ürünleri belirlenmedi. 

Michael ve grubu (Michael et al. 2010) orta düzeyde arıtılmıĢ evsel atıklarla 

karıĢtırılmıĢ ofloksasinin (OFX) laboratuvar ölçekli bir solar simülatörü içinde kimyasal 

bozunması için solar foto–Fenton ve solar UV/TiO2’nin anahtar parametrelerini 

değerlendirdi. 30 dk’lık fotokatalitik iĢlemle, OFX’in tam bozunması ve %50 ÇOK 

azalması ile solar Fentonun çok daha etkili olduğunu buldu. Daphnia magna’ya karĢı 

farklı foto arıtım periyotları boyunca oluĢan OFX yan ürünlerinin toksisite profilleri 

uygulanan prosesler için farklıydı. Aynı yazarlar tarafından yapılan bir sonraki çalıĢma 

(Michael et al. 2013) karıĢık parabolik kollektörlerle (CPCs) ([Fe
2+

] = 2 mg L
–1

 ve pH 

0~2.8) donatılmıĢ bir pilot tesiste OFX karıĢtırılmıĢ matrislerden solar Fenton arıtımı ile 

ÇOK’un uzaklaĢtırıldığı çalıĢmadır. 12 mg L
–1

 H2O2 tüketiminden sonra ÇOK giderim 

yüzdesi saf suda %78.1, yüzey suyunda %58.3 ve simüle ve gerçek atık sularda ise 

sırasıyla, %40.5 ve %35.8 olarak gerçekleĢti. Ġnorganik ve çözünmüĢ organik madde 

bakımından farklı bileĢimli matrislerde yalnızca arzu edilen hidroksil radikal 
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reaksiyonlarının inhibitörleri değil aynı zamanda oksidasyon yan ürünlerinin oluĢumunu 

etkileyen süreçler çalıĢıldı, böylece farklı toksisite profilleri ortaya çıktı. 

Vasconcelos ve grubu (Vasconcelos et al. 2009) pH 9’da SĠP in fotooksidasyonunu 

(150 W orta basınçlı Hg–lambası, batch reaktör) çalıĢtılar. 100 μg L
–1

’lik SĠP’in 

eliminasyonu pH’ya bağlı olarak çok hızlıydı (∼2 dk). En hızlı bozunma (t1/2 0.15 saat) 

SĠP’in izoelektrik noktasına çok yakın olan pH 7’de gerçekleĢti (SĠP zwitter iyonu 

özelliğindedir. Yani, hem pozitif hem de negatif yüklüdür, fakat toplamda elektriksel 

olarak nötraldir). pH 5’teki (SĠP bir katyondur.) ve pH 9’daki (SĠP bir anyondur) 

bozunması daha yavaĢtır (t1/2 sırasıyla, 0.77 saat ve 0.38 saat). 

Paul ve grubu (Paul et al. 2010) kontrollü laboratuvar Ģartları altında SĠP çözeltisinin 

antibakteriyel aktivitesi üzerine fotolitik ve fotokatalitik arıtım proseslerinin etkisini 

incelediler. KarĢılaĢtırılabilir çözelti Ģartları altında (100 μM SĠP, ksenon ark lamba 

sistemi, 450 W, Görünür: λ>400 nm, UVA: λ>324 nm, 0.5 g L
–1

 TiO2, pH 6, 25°C) 

SĠP’in bozunma oranlarını UVA–TiO2>Vis–TiO2>UVA sırası takip etti. Deiyonize su 

içinde yapılan deneyler UVA–TiO2 fotokataliz için görünür–TiO2’ye göre daha fazla 

deaktivasyon enerji verimi sağladı. 

Li ve grubu (Liu et al. 2012) SĠP (0.1–100 mg L
–1

)’in 0–5.0 mg L
–1

 konsantrasyon 

aralığındaki ozonla bozunmasını inceledi ve bunu belediye atık suyu akıntılarına 

uyguladı. Sonuçlar, SĠP’in kolayca bozunduğunu ve ozon konsantrasyonu 2.0 mg L
–

1
’ye çıkarıldığında (veya 4 dk’lık arıtım süresi içinde) neredeyse tamamen 

uzaklaĢtırılabileceğini buldular. Grup bir de belediye atık suyu akıntısına uygulanan 

ozonla SĠP’in bozunması esnasında takip edilen yolu incelediler. Sudaki 15 mg L
–1

’lik 

florokinolon antibiyotik SĠP’in 520 kHz ve 92 W L
–1

’de sonolizini inceleyen De Bel ve 

grubu (De Bel et al. 2009). Bozunma hızının çözeltinin pH’ına Ģiddetle bağlı olduğunu 

buldular. pH 3’teki bozunma hızı pH 7’dekinden hemen hemen 4 kat daha hızlıydı. pH 

10’daki bozunma sabiti ise pH 7’dekinden önemli ölçüde daha yüksekti. pH 3, 7 ve 

10’da 120 dk’lık arıtımdan sonra BOĠ/KOĠ oranı 0.06’dan sırasıyla, 0.60, 0.17 ve 0.18’e 
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arttı. Sonoliz sonrasında iĢlem görmüĢ çözeltilerin Escherichia coli (G
–
) ve Bacillus 

coagulans (G
+
)’ye karĢı antibiyotik aktiviteleri azaldı. 

De Bel ve grubu (De Bel et al. 2011), tarafından yapılan bir diğer çalıĢmada, SĠP’in 

sulu çözeltideki sonolizi 544, 801 ve 1081 kHz (200 W)’de incelendi. Deneysel 

sonuçlar, 0.15–15 mg L
–1

 aralığındaki SĠP’in bozunması için 544 kHz değerinin, diğer 

frekanslara göre daha favori olduğunu buldular. Bulk çözeltinin sıcaklığına Ģiddetle 

bağlı olan bozunma sabiti, sıcaklığın 15°C’den 45°C’ye artırılmasıyla 0.0055 dk
–1

’dan 

0.0105 dk
–1

’ya artıĢ gösterdi. 

Hassani ve grubu (Hassani et al. 2015) tarafından SĠP’in MMT yüzeyine immobilize 

edilmiĢ TiO2 nanopartikülleri (TiO2/MMT) fotokatalizörü beraberliğinde fotokatalitik 

bozunmasının incelendiği bir çalıĢmada, optimum Ģartlar altında ([SĠP]0 = 20 mg L
–1

, 

[Katalizör]0 = 0.1 g L
–1

, ve pH 5, 16 W’lık UVC lambası) 120 dk’lık reaksiyon süresi 

sonunda SĠP’in %61.70’inin bozunduğunu buldular. Bozunma oranı bakımından 

çalıĢılan sistemin verimi UV<TiO2<TiO2/MMT<UV/TiO2<UV/TiO2/MMT sırasına 

göre değiĢti. Bozunmayı artırıcı (ör. hidrojen peroksit, peroksidisülfat ve potasyum 

iyodat) ve radikal inhibitörlerinin ilavesi (ör. klorür, iyodür, sülfat, bikarbonat) SĠP’in 

fotokatalitik bozunması için baskın kontrol mekanizmasının serbest radikallerle ilgili 

olduğunu gösterdi. SĠP’in bozunma ürünleri gaz kromatografisi–kütle spektrometresi 

(GC–MS) ile tayin edildi. 

Bu bağlamda, Yahya ve grubu (Yahya et al. 2014) 60–500 mA arasında bir sabit akımla 

elektro–Fenton yöntemini kullanarak bir antimikrobiyel ajan olan SĠP hidroklorür 

oksidatif bozunmasını incelenmiĢtir. Elektro–Fenton deneyleri, bir C–keçe katot ve Pt 

anot hücreler kullanılarak yapıldı. SĠP bozunmasının yalancı birinci derece reaksiyon 

kinetiğine uyduğu ve SĠP’in 
•
OH ile oksidasyon hız sabiti, yarıĢmalı kinetik yöntemi 

kullanılarak (1.01 ± 0.14) × 10
10

 M
–1

 s
–1

 olarak belirlendi. 400 mA’lik optimum bir 

akım ve 0.1 mM’lık Fe
2+

 konsantrasyonunun, çalıĢılan Ģartlar altında SĠP’in etkin 

Ģekilde bozunması için optimum değer olduğu bulundu. Bu Ģartlar altında 6 saat’lik 

iĢlem sonunda yüksek bir mineralleĢme derecesi (>%94) de elde edildi. 
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Kaniou ve grubu (Kaniou et al. 2005), fotokatalizör olarak TiO2 ve ZnO (her biri 1 g L
–

1
) kullanarak 50 mg L

–1
 sülfametazin (SMT), çözeltisinin UVA ıĢını altında heterojen 

fotokatalitik ozonlamasını çalıĢtılar. 60 dk ıĢığa maruz kaldıktan sonra, SMT’nin ZnO 

katalizörü ile neredeyse tamamı yok edilirken (~%92), TiO2 ile reaksiyon çok daha 

yavaĢ olarak gerçekleĢti (%35 SMT geri kaldı). H2O2 ilavesinin TiO2 katalizörü 

kullanıldığında reaksiyonu iki kat artırdığı fakat ZnO kullanıldığında negatif etki yaptığı 

görülmüĢtür. Dört saat’lik ıĢınlamadan sonra ÇOK azalması her iki katalizör için de 

%65 olarak gerçekleĢti. Substratın desülfürizasyonu tamamlanırken azot çoğunlukla 

nitrat ve amonyum iyonları Ģeklinde salınmıĢtır.  

Dantas ve grubu (Dantas et al. 2008), 200 mg L
–1

’lik sülfometoksazol (SMX) 

çözeltisinin ozonlamayla bozunmasını değerlendirildi ve ozonlamanın SMX’u 

bozundurmak için etkin bir metot olduğunu gösterdi. 0.4 g L
–1 

ozon miktarının 15 dk’lık 

reaksiyon sonucunda SMX’u hemen hemen tamamen, %98.6’ya kadar gidermek için 

yeterli olduğunu ortaya koydu. 60 dk’lık ozonlama sonunda sadece %18 oranında TOK 

giderildi BOĠ5/KOĠ oranının 0’dan 0.28’e artmasıyla 60 dk’lık reaksiyon sonrasında 

biyobozunurluğun iyileĢtiği görüldü. Ara ürünlerin zehirleme etkisi kontrol edildi ve 

ozonlamanın ilk basamağında bu etkide hafif artma olduğu bulundu. pH değiĢiminin 

TOK ve KOĠ verimini etkileyen önemli bir parametre olduğu bulundu. 

Sulu TiO2 süspansiyonlarında SMX antibiyotiğinin bozulması ve mineralleĢmesi 

Xekoukoulotakis ve grubu (Xekoukoulotakis et al. 2011) tarafından incelendi. UVA 

ıĢını 9 W’lık lamba ile 2.81 × 10
–4

 Einstein dk
–1

 foton akıĢında sağlandı. SMX ve TOK 

giderimi kataliz miktarının ve çözünmüĢ oksijen konsantrasyonunun azalmasıyla ve 

substrat konsantrasyonu ve çözelti pH’ının artmasıyla azaldı. YaklaĢık 20 dk içerisinde 

ve 4.8<pH<5.6 aralığında, 500 mg L
–1

 katalizör ile 10 mg L
–1

’lik substratın hemen 

hemen tamamı giderilirken, 7.5<pH<8.2 aralığında %99’un üzerinde giderim için 60 dk 

gibi daha uzun reaksiyon süresi gerekti.  

Hu ve grubu (Hu et al. 2007), nano faz TiO2’nın sulu süspansiyon çözeltilerinde SMX 

ve yapısal olarak onunla iliĢkili olan sülfonamit antimikrobiyal ajanının fotokatalitik 
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bozunmasını incelediler ve onlar UVA–TiO2 fotokatalizörünün sülfonamitlerin ya alkali 

pH veya doğal organik maddenin düĢük konsantrasyonlarını veya her iki Ģartı 

sergileyen bozunması için çok etkin bir yaklaĢım olduğunu ortaya koydular (60 dk’da 

%95’ten fazla sülfisoksazol giderimi ve 60 dk’da %80’den fazla sülfametizol giderimi). 

Huber ve grubu (Huber et al. 2005) biyolojik olarak arıtılmıĢ atık su örneğinde 2 mg        

L
–1’

lik sülfapiridinin pH 7’de 2 mg L
–1 

kadar az
 
ozon uygulamasıyla tamamen 

dönüĢtüğünü rapor ettiler. Bu antibiyotiğin ozonlaması veya ileri oksidasyonu hakkında 

herhangi baĢka bir çalıĢmaya rastlanmamıĢtır.  

Adams ve grubu (Adams et al. 2002), her biri 50 mg L
–1 

baĢlangıç konsantrasyonundaki 

karbadoks (CARB) ve trimetoprim (TRMP) antibiyotikleri içeren nehir su örneğinin 

ozonlamasıyla bu ilaçların hızlı dönüĢümünü gösterdiler. pH 7.5’te 0.3 mg L
–1’

lik ozon 

miktarıyla 1.3 dk’lık ozonlamayla bu antibiyotiklerin %95’ten daha fazlasını 

dönüĢtürdüğünü gördüler. Ternes ve grubu (Ternes et al. 2003), biyolojik olarak 

arıtılmıĢ suda TRMP’in ozonlamaya karĢı benzer bir reaktivite sergilediği ortaya 

koymuĢtur.  

Tetrasiklinin TiO2 katalizörleriyle etkin bozunması ve kısmi mineralleĢmesi yazarlar 

tarafından rapor edilmektedir (Di Paola et al. 2004; Addamo et al. 2005b). 0.4 g L
–1 

katalizör 125 W 8.5 mW cm
–2

 foton akıĢı sağlayan orta basınç Hg–lambası ile 40°C’de 

iki saat’lik UV/TiO2 arıtımıyla 50 mg L
–1’

lik tetrasiklinin hemen hemen tamamen 

dönüĢtürüldüğü ve TOK’un yaklaĢık %90’nın uzaklaĢtığı anlaĢıldı (Di Paola et al. 

2004). Öte yandan direk fotolizin tetrasiklin dönüĢümü ve mineralleĢmesinde çok daha 

az etkin olduğu görüldü (Addamo et al. 2005b). Fotolitik yan ürün olarak (Addamo et 

al. 2005b) 4a,12a–anhidro–4–okso–4–dedimetilaminotetrasiklin önerildi ve TiO2 ile 

kataliz edilen tetrasiklin parçalanması için hiçbir ara ürün/yan ürün belirlenmedi.  

Reyes ve grubu (Reyes et al. 2006), üç farklı ıĢın kaynağı ile (UV lambası, solaryum 

cihazı ve UVA lambası), 0.5 g L
–1

’lik TiO2 çözeltilerinde tetrasiklin (TC) giderimini 

incelendi. Antibiyotik giderimi, mineralleĢme, biyobozunurluk (sadece solaryum cihazı 
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için) ve antibakteriyel aktivite karĢılaĢtırıldı. Her bir cihaz için antibiyotik yarı ömrü 

sırasıyla, 10, 20 ve 120 dk olarak bulundu. 120 dk sonra UV ve solaryum ıĢın 

kaynakları altında baĢlangıç TOK giderimi %90 ve %75’e ulaĢırken UVA lambasıyla 

%12 olarak gerçekleĢti. Solaryum cihazı kullanarak aynı süre sonunda BOĠ5/KOĠ oranı 

0.45’ten 0.85’e arttı. Solaryum ve UVA lambasının 55 ve 70 dk sonra ulaĢılan toplam 

deaktivasyonun aksine, UVA lambası ile antibakteriyel aktivitenin azaltılmasında daha 

az etkili olduğu görüldü. 

Shemer ve grubu (Shemer et al. 2006), antibakteriyel metronidazol (MET)’in UV, 

UV/H2O2, Fe
2+

/H2O2 (Fenton) ve UV/Fe
2+

/H2O2 (foto–Fenton) ile giderimini 

karĢılaĢtırdılar. Sadece UV ıĢın kaynağı kullanılarak MP lambasıyla %15’ten daha az 

giderim gerçekleĢirken, LP lambasıyla hafif miktarda giderimde iyileĢme görüldü. 

Özellikle H2O2 konsantrasyonunun 50 mg L
–1

’ye çıkarılmasıyla bozunma hızlarında 

hafif bir artma meydana geldi (Shemer et al. 2006). 250 mJ cm
–2

’lik akıĢla MP–

UV/H2O2 ile %65 olarak gerçekleĢen MET bozunma oranı, aynı akıĢta LP–UV/H2O2 ile 

%60 olarak gerçekleĢti (Shemer et al. 2006). 

Dantas ve grubu (Dantas et al. 2010), UVC (Hg–lambası, 30W, 365 nm) ve UVA (Hg–

lambası, 20W, 254 nm) ıĢınları altında 50 ve 100 mg L
–1

’lik MET çözeltisinin doğrudan 

fotolizini inceledi. Sekiz saat’lik ıĢınlamadan sonra MET gideriminin UVC ıĢını altında 

%50 olarak gerçekleĢtiği fakat UVA lambasıyla %23’e yakın bir giderime ulaĢılabildiği 

anlaĢıldı. Sonuçlar 24 saat’lik UVC ıĢımasının MET’in hemen hemen tamamını 

gidermeye yettiğini, fakat UVA ıĢınlarının aynı sürede sadece %37 giderimle 

sonuçlandığını gösterdi. Bununla birlikte ortalama olarak organik madde içeriğinin 

sadece %13’ünün UVC ya da UVA cihazı kullanılarak fotobozunmaya uğradığı 

anlaĢıldı.  

Bir baĢka çalıĢmada Nabizadeh Chianeh ve Basiri Parsa (Chianeh and Parsa 2016), 

MET gideriminde anot olarak SnO2 nanopartikülleriyle (nano–SnO2/SS) kaplanmıĢ 

paslanmaz çelik elektrot kullanarak elektrokimyasal prosesle optimizasyonu ve cevap 

yüzey yöntemiyle (RSM) modellemesini yaptılar. Optimizasyon sonuçları, optimum 
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Ģartlarda maksimum MET (25 mg L
–1

) giderimine ulaĢıldığını gösterdi. Bu Ģartlar, pH 7 

akım yoğunluğu 15 mA cm
–2

, reaksiyon süresi 100 dk ve elektrolit konsantrasyonu 0.5 

g L
–1 

Ģeklinde
 
idi. Optimum Ģartlarda ve MET ve KOĠ giderim etkinlikleri sırasıyla, 

%85.1 ve %34.48 oldu. Ayrıca sonuçların istatistik analizi çalıĢılan aralıkta elektrolit 

konsantrasyonu ve pH’ın MET bozunma veriminde önemli etkiye sahip olduğunu 

gösterdi. 

Cheng ve grubu (Cheng et al. 2013), Ce/SnO2–Sb kaplı titanyum anot ve grafit katot 

kullanarak elektro–Fenton yöntemiyle MET mineralleĢmesinin baĢarılı performansını 

ortaya koydular. Sonuçlar, optimum Ģartlarda (I = 4.8 mA cm
–2

, [MET] = 80 mg L
–1

, 

[Na2SO4] = 0.05 M, ve pH = 5.6), 4 saat’lik süre sonunda sulu çözeltiden %93.45 

oranında MET giderildiğini, elektrokimyasal yöntemle ise 2 saat süre sonunda MET 

çözeltisinden sadece %9 TOK giderildiğini gösterdi. Elektro–Fenton prosesi MET 

mineralleĢmesi için en iyi verim pH 2’de, 2.0 mM’lık Fe
2+

 konsantrasyonu ve 10:1’lik 

[H2O2]:[Fe
2+

] molar oranıyla %37 olarak gerçekleĢti. Biyobozunurluk değiĢimi 

BOĠ5/KOĠcr oranına bağlı olarak incelendi. Ham MET çözeltisinin BOĠ5/KOĠcr 0.227’lik 

oranı, elektrokataliz ve elektro–Fenton sistemleriyle 0.252 ve 0.348 arttı. Elektro–Fenton 

ile arıtılmıĢ çözeltinin zehirliliği %63 oranında azalarak zehirsiz düzeye kadar düĢtü. 

Böylece elektro–Fenton prosesinin MET’i uzaklaĢtırabileceği ve zehirsiz ürünlere 

dönüĢtürebileceği anlaĢıldı. 

Jo ve Natarajan (Jo and Sivakumar Natarajan 2015) MET’in bozunmasıyla yeni redoks 

aracısı içermeyen, doğrudan Z–Ģeması CaIn2S4 kadife çiçeğine benzeyen TiO2 

(CIS/TNP) fotokatalizörlerinin fotokatalitik bozundurma etkinliklerini değerlendirdiler. 

Fotokatalitik aktivite sonuçları doğrudan Z–Ģemalı CaIn2S4 kadife çiçeğine benzeyen 

TiO2 (CIS/TNP) fotokatalizörünün MET’in fotokatalitik bozunmasında bireysel 

CaIn2S4 ve TiO2 malzemelerine göre nispeten daha iyi olduğunu gösterdiler. 50 mg L
–

1
’lik baĢlangıç konsantrasyonundaki MET’in tamamen bozunmasına, 200 W’lık yüksek 

basınç Hg–buharı (HPMV) lambasını, (%1–CIS/TNP) katalizörünün 100 mg’ını 500 

mL çözeltide kullanarak 120 dk sonra ulaĢtılar. 
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Li ve grubu (Li et al. 2015), BiVO4/FeVO4 heterojen fotokatalizörünü görünür bölge 

ıĢığı altında (ksenon lambası, 500 W) kullanarak MET’in bozunmasını incelediler. 

Heterojen kompozit fotokatalizör görünür ıĢık radyasyonu altında MET’in sudan 

giderilmesinde yüksek fotokatalitik etkinlik ve kararlılık gösterdi. 10 mg L
–1

 baĢlangıç 

konsantrasyonundaki MET’in en yüksek bozunma oranına BiVO4/FeVO4 (1:1) 

heterojen katalizörünün 4 g L
–1

’si ile görünür bölge radyasyonu altında %90’lık 

giderimle ulaĢıldı.  

Xu ve Zhang (Xu and Zhang 2015), CdS ve grafitik karbon nitrit (CdS/g–C3N4) 

fotokatalizörlerinden oluĢan yeni kompozit fotokatalizörler ile MET çözeltisinin 

görünür bölge ıĢığı altında bozunmasını incelediler. Saf g–C3N4 kıyasla CdS/g–C3N4 

kompozitinin görünür bölge ıĢığı altında fotokatalitik aktivitesinin önemli oranda 

arttığını gördüler. Hedef kirleticinin fotokatalitik bozundurulmasında iki bileĢen 

arasındaki pozitif sinerjik etki için optimum kütle oranının (CdS:g–C3N4) 0.8:1 olduğu 

görüldü. Sonuçlar 5 mg L
–1 

baĢlangıç konsantrasyonundaki MET’in 0.4 g fotokatalizör 

ve Xe 500 W kullanarak 5 saat süre sonunda %98 oranında MET’in giderildiğini 

gösterdi. Üstelik 5 saat’lik süre sonunda %56’lık TOK giderimi gerçekleĢti. 

Vogna ve gurubu (Vogna et al. 2004a), karbamazepinin UV/H2O2 ĠOP prosesiyle 

bozunması için (ġekil 2.5), karbon–karbon çift bağının epoksidasyonunu takiben bir 

heteroaromatik ara madde olan akridinin oluĢtuğunu gösteren farklı bir yol rapor ettiler. 

Karbamazepinin UV/H2O2 arıtımıyla hızlı bir Ģekilde dönüĢtürülebildiği, yaklaĢık 4.7 

mg L
–1 

karbamazepinin, pH 5’te, 17 W’lık düĢük basınçlı Hg–lambası (2.7 × 10
6
 

Einstein s
–1

) ve 170 mg L
–1

 H2O2 ile 254 nm UV ıĢınları altında 4 dk içerisinde 

tamamen dönüĢtürülmesiyle anlaĢıldı(Vogna et al. 2004a). BaĢlangıç TOK değerinin 

yaklaĢık %35’lik kısmı 4 dk’lık süre içerisinde, ozonlamaya göre daha etkin UV/H2O2 

arıtımıyla uzaklaĢtı (Andreozzi et al. 2002). Humik maddelerin karbamazepin 

bozunmasında negatif etki gösterdiği görüldü (Vogna et al. 2004a). Karbamazepin 

hidroksil radikali reaksiyonu için ikinci derece hız sabiti 2.05 × 10
9
 M

–1
 s

–1
 olarak 

bulundu (Vogna et al. 2004a). 
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Şekil 2.5. UV/H2O2 uygulaması ile karbamazepinin ayrıĢtırımı (Vogna et al. 2004a). 

(Ikehata et al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 

Huber ve grubu (Huber et al. 2003), diazepamın 20°C’de 0.75 M
–1

 s
–1

 ikinci derece hız 

sabitiyle moleküler ozonla yavaĢ bir Ģekilde bozunduğunu rapor ettiler. Doğal su 

örneklerinde 142 μg L
–1

’lik diazepamın ozonlamasıyla (uygulanan ozon miktarı = 2 mg 

L
–1

, 10 dk, pH 8, 10°C), %24 ile %65 oranında dönüĢtüğünü ifade ettiler. Kinetik 

analiz, diazepamın hidroksil radikalleri reaksiyonlarıyla (k•OH = 7.2 × 10
9
 M

–1
 s

–1
) 

bozunduğunu ortaya koymuĢtur (Huber et al. 2003). Amin grubu (–C=N–) ve klor 

atomu (Beltran 2003) içeren aromatik halkaların deaktivasyonu, diazepamın 
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ozonlamaya karĢı düĢük reaktivite göstermesinin sebebi olabilir. Bozunma ara 

ürünü/yan ürün gözlenmedi.  

Vogna ve grubu (Vogna et al. 2004b), diklofenakın UV/H2O2 arıtımını incelemiĢ ve 

sonuçları ozonlama ve doğrudan fotolizle karĢılaĢtırmıĢtır. Diklofenak (296 mg L
–1

), 2.7 

× 10
–6

 Einstein s
–1 

Ģiddetinde 254 nm’de UV ıĢığı absorplayan, 17 W’lık düĢük basınçlı 

Hg–lambası kullanarak, 1.5 saat içerisinde %45’in üzerinde dönüĢüm oranı gösterdi. 

Diklofenak bozunmasında dönüĢüm aranı, H2O2 ilavesiyle (170 mg L
–1

; UV/H2O2 ĠOP) 

%90’dan daha fazlaya Ģiddetli bir Ģekilde arttı. Arıtım sırasında klorun yaklaĢık %50’si 

klorür iyonu olarak geri kazanıldı ve iĢlem sırasında TOK, %40 oranında uzaklaĢtı 

(Vogna et al. 2004b). Diklofenak deklorinasyonunun derecesi, görünüĢ olarak 

muhtemelen UV/H2O2 arıtımında ana bileĢik ve ara ürünlerin tamamlanmamıĢ 

bozunmasından dolayı ozonlama ile elde edilen miktardan daha az olmasına rağmen, bu 

durum H2O2 miktarının optimize edilmesiyle iyileĢtirilebilir. UV/H2O2 yöntemiyle 

diklofenak arıtımının bozunma ara ürünleri ġekil 2.6’da görülmektedir. Ġki klorlu 

atomdan birinin hidroksil grubuyla yer değiĢtirmesi, bu UV destekli ĠOP prosesinin 

mükemmel bozunma yollarından biridir (Vogna et al. 2004b). 
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Şekil 2.6. Diklofenakın ozonlama ve UV/H2O2 prosesi ile bozunması (Vogna et al. 

2004b). (Ikehata et al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 

Méndez–Arriaga ve grubu (Méndez-Arriaga et al. 2008), ibuprofen (IBP) ile kirlenmiĢ 

suyun ultrasonik arıtımını laboratuvar ölçekli olarak değerlendirdi. Deneyler 25°C’de, 

20–80 W gücünde gerçekleĢtirildi. IBP’in 25, 50, 100 ve 150 mg L
–1

’lik 

konsantrasyonları kullanıldı. Sonuçlar 30 dk içerisinde %98 IBP bozunmasına 

ulaĢıldığını gösterdi. IBP dönüĢümü pH 3>pH 5>pH 11 sırasına göre gerçekleĢti. Hava 

ve oksijen altında IBP bozunma hızı argon kullanıldığı zamana göre daha yüksekti. 

BaĢlangıç BOĠ/KOĠ oranı 120 dk’da 0’dan 0.36’ya arttı.  

 

Bir diğer çalıĢmada Méndez–Arriaga ve grubu (Méndez-Arriaga et al. 2010), IBP yapay 

ıĢınlama kullanılarak foto–Fenton reaksiyonuyla bozunmasını inceledi (Xe–lambası,1 

kW, λ = 290–400 nm). MineralleĢme ile ilgili olarak, 0.32 mM H2O2 ve 1.2 mM Fe(II) 

varlığında 0.87 mM baĢlangıç IBP konsantrasyonu için foto–Fentonla %40 oranında 

TOK giderimi gerçekleĢirken, karanlık Fenton Ģartlarında sadece %10 olarak 
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gerçekleĢti. Foto–Fenton arıtımıyla oluĢan IBP yan ürünleri bir sıvı kromatografi 

elektrosprey iyonizasyon ve IS kütle spektrometresiyle (LC/ESI–TOF–MS) belirlendi 

(ġekil 2.7).  

 

Şekil 2.7. IBP’nin foto–Fenton reaksiyonuyla muhtemel bozunma yolu ve tanımlanmıĢ 

yan ürünler (Méndez-Arriaga et al. 2010) 

Rosal ve grubu (Rosal et al. 2008), benzer Ģekilde 25°C’de pH 3–7 aralığında katalitik 

ve katalitik olmayan yarı kesikli oksidasyon esnasında naproksenin ozonlamasını 

inceledi. Kullanılan katalizör titanyum dioksit P25 Degussa’dır. Naproksenin sulu 

çözeltideki katalitik ozonlaması 25°C’de ve 1 g L
–1

’lık katalizör miktarıyla 

gerçekleĢtirilen reaksiyonlar, TOK miktarını baĢlangıç değerinin, üçte birine düĢürdü. 

%62’lik TOK giderimiyle naproksen için en iyi sonuçlar, pH 5’te ve 15 mg L
–1

’lik 

baĢlangıç konsantrasyonuyla elde edildi (gaz akıĢ hızı 0.20 N m
3
 s

–1
, ozon gazı 

konsantrasyonu 38–40 g N
–1

 m
–3

). Aynı Ģartlar altında naproksenin katalitik olamayan 

ozonlaması nötral pH’da %50’lik mineralleĢme derecesine sebep oldu. Naproksenin 

katalitik hız sabiti pH 5’te 7.76 × 10
–3

 ± 3.9 × 10
–4

 L mmol
–1

 s
–1 

değeriyle 

maksimumdur. Sonuçlar katalizörün asidik Ģartlar altında ozonun ayrıĢmasını 
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artırdığını, nötral pH’da saf suda homojen ozonun kendi kendine parçalanmasına 

kıyasla bir inhibitör olarak davrandığını gösterdi.  

Andreozzi ve grubu (Andreozzi et al. 2003), 72 g saat
–1’

lik (reaktör hacmi = 1.09 L) 

ozon akıĢ hızıyla pH 2 ve 7’deki ozonlamanın parasetamolün etkin Ģekilde 

bozundurabileceğini gösterdi. 2 saat ozonlama sonrasında pH 2 ve 7’de parasetamol 

çözeltisinden baĢlangıç TOK değerinin sırasıyla, %20 ve %30’u uzaklaĢtı. Ozon arıtımı 

esnasında bozunma ara ürünleri meydana geldi. Ara ürünlerin ortaya çıkıĢı, fenol 

halkasının hidroksilasyonu, hidrokinon aromatik halkasının açılması için kuralsız 

ozonlama ve hidroksil radikalleri ile dekarboksilasyon gibi tipik fenol ozonlama 

yollarını takip eder [bkz. Andreozzi ve grubu (Andreozzi et al. 2003)]. Parasetamolün 

önerilen bozunma Ģemasını basitleĢtirilmiĢtir versiyonu Ģekilde görülmektedir 

(ġekil.2.8). Ayrıca, Andreozzi ve grubu (Andreozzi et al. 2003), amidik ara ürünlerin 

asit katalizle hidrolizinin gerçekleĢtiğini ileri sürdü. Moleküler ozon ve parasetamolün 

1.41 × 10
3
 M

–1
 s

–1
 (nötral) ve 9.91 × 10

8
 M

–1
 s

–1
 (ayrıĢmıĢ pKa = 9.36) gibi iki formu 

arasındaki reaksiyon için ikinci derece hız sabitlerini belirledi (Andreozzi et al. 2003). 

Andreozzi ve grubu (Andreozzi et al. 2003), aynı zamanda UV/H2O2 ĠOP prosesi ile 

parasetamolün bozulmasını inceledi ve hidrojen peroksit ilave edildiğinde bu ilacın 

fotobozunmasının önemli ölçüde arttığını kaydetti. 1.51 mg L
–1

 parasetamolün pH 

5.5’te UV/H2O2 arıtımıyla, 1 dk içerisinde ([H2O2]0 = 170 mg L
–1

, düĢük basınçlı Hg–

lambası, λ = 254 nm) %90’dan fazlası dönüĢtürüldü. TOK giderimi olarak izlenen 

mineralleĢme iĢlem sırasında doğrulandı (Andreozzi et al. 2003). ġekil 2.9’da (Vogna et 

al. 2002; Andreozzi et al. 2003), gösterildiği gibi çeĢitli bozunma ürünleri tespit edildi 

ve hidroksil radikalleri ile pH 5.5’te parasetamol bozunması için hız sabiti 2.2 × 10
9
 M

–

1
 s

–1
 olarak bulundu (Andreozzi et al. 2003). Aromatik halkanın hidroksilasyonunun 

yanı sıra parasetamolün UV/H2O2 arıtımı esnasında fenoksil hidroksilden hidrojenin 

çıkarılması veya para hidroksilasyonun bir sonucu olarak 1,4–hidrokinon ve 1,4–

benzokinon oluĢumu gözlendi (ġekil 2.9) (Vogna et al. 2002). 
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Şekil 2.8. Ozonlama ve UV/H2O2 ĠOP yoluyla parasetamolün ayrıĢtırımı (Vogna et al. 

2002; Andreozzi et al. 2003). (Ikehata et al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 
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Şekil 2.9. UV/H2O2 ĠOP yoluyla parasetamolden 1,4–hidrokinon ve 1,4–benzokinon 

oluĢumu (Vogna et al. 2002). (Ikehata et al. 2006)’ten uyarlanmıĢtır 

Su ve grubu (Su et al. 2013a), Fenton havalandırmalı reaktör ile parasetamolün 

bozunmasını çalıĢtı. En yüksek bozunma pH 3’te elde edildi. Bozunma ve giderim 

etkinliği, [Fe
2+

]:[H2O2] oranı arttıkça önemli ölçüde iyileĢti. pH 3’te 5 mM parasetamol, 

25 mM H2O2 ve 0.1 mM Fe
2+

 için optimum Ģartlar kullanıldığında, 40 dk sonra 

parasetamol, KOĠ ve TOK giderim verimleri sırasıyla, %99, %34 ve %14 olarak 

gerçekleĢti (Su et al. 2013a). Bu yazarlar, ayrıca UV ıĢınları ve elektrokimyasal 

yöntemle Fenton prosesini güçlendirerek çalıĢtılar (Su et al. 2013b). pH 3’te Fe
2+

 ve 

H2O2 konsantrasyonlarının azami ölçüde artması (0.01’den 0.10 mM’a ve 5’ten 25 

mM’a) hidroksil radikallerinin artmasına bağlı olarak da parasetamolün bozunma 

veriminin artmasına yol açtı. Elektro–Fenton ve foto–elektro–Fenton prosesleri ile 

maksimum bozunma verimi, pH 3’te, 0.10 mM [Fe
2+

] baĢlangıç konsantrasyonu ve 25 

mM [H2O2] konsantrasyonu ile 40 dk’da %99 idi. Sonuçlar H2O2/Fe
2+

 molar oranının 

parasetamolün bozunmasını her iki proseste de etkilediğini açıkça göstermiĢtir (Su et al. 

2013a; Su et al. 2013b).  
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Yang ve grubu (Yang et al. 2008), suda parasetamolün optimum bozunma Ģartlarını 

belirlemek için foto/fotokatalitik oksidasyon çalıĢtı. UVA (365 nm) radyasyonu tek 

baĢına parasetamolü önemsiz miktarda bozundururken toplam organik karbondaki 

marjinal değiĢikliklerle UVC ıĢını altında (254 nm) parasetamol konsantrasyonu büyük 

ölçüde azalmıĢtır. TiO2 katalizörü kullanıldığında parasetamol çok hızlı bir Ģekilde 

fotobozunmaya uğradı, etkin mineralleĢme meydana geldi ve 2.0 mM parasetamolün 

%95’ten fazlası 80 dk içinde bozundu. Bozunma hız sabiti, parasetamolün baĢlangıç 

konsantrasyonu artıĢla azalırken ıĢık Ģiddeti ve oksijen konsantrasyonuyla artmıĢtır. 

TiO2 konsantrasyonu 0.8 g L
–1

’ye ulaĢıncaya kadar bozunma hızı artıĢ gösterdi. 

Bozunma hızı pH 3.5 ile 9.5 arasında olduğunda hafif Ģekilde artarken pH’ın 9.5’ten 

11’e çıkarılmasıyla önemli derecede azaldı (Yang et al. 2008). 

Neamţu ve grubu (Neamţu et al. 2013), parasetamolün bozunmasını laboratuvar ölçekli 

basit ozonlama (O3) ve UV ıĢığı ile katalizlenmiĢ ozonlama ile çalıĢtılar. Her iki 

oksidatif sistem de ozonlama için %51 ve O3/UV için %53 mineralleĢme ile substratı 

uzaklaĢtırabildi. Ozonlamaya kıyasla fotoozonlamanın asıl avantajı artan dönüĢüm 

oranıydı (90 dk sonra %79’a karĢı %92). Parasetamolün bozunumu direkt ozonlamayla 

karĢılaĢtırdığında UV katalizli sistem için yüksek hız sabiti (%54 ve daha yüksek) ile 

yalancı birinci derece reaksiyon izledi. MineralleĢme, UV ıĢınından kaynaklanan 

hidroksil radikallerinin ek üretimi nedeni ile O3/UV sisteminde hafifçe hızlandı (%+4) 

(Neamţu et al. 2013).  

Isariebel ve grubu (Isariebel et al. 2009), parasetamolün ultrason prosesi ile bozunması 

üzerine birkaç parametrenin etkisini değerlendirdi. Sonokimyasal bozunma suyun 

miktarının yüksek olması nedeniyle bazı yalancı birinci derece reaksiyon kinetiğine 

uydu. Farmasötik maddenin tamamen giderimi bazı durumlarda gerçekleĢirken 

çözünmüĢ organik maddenin bir miktarı çözeltide kalmaktadır. Bu durum, ultrasonik 

radyasyona karĢı çözeltideki bazı uzun ömürlü ara ürünlerin dirençli olduğunu 

göstermektedir. Ġlaç dönüĢümü ve KOĠ, baĢlangıç çözünen konsantrasyonunun 

artmasıyla ve uygulanan enerjinin azalmasıyla azaldı. En iyi sonuçlar 574 kHz frekansta 
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elde edildi. Radikal inhibitörü olarak 1–bütanol kullanan araĢtırmalar kirletici 

bozunmasının baĢlıca radikalik reaksiyonlarla ilerlediğini ortaya koymuĢtur. 

Jagannathan ve grubu (Jagannathan et al. 2013), 213 kHz ultrason kullanarak homojen 

(Fe
3+

) ve heterojen fotokatalizörlerin (TiO2) varlığında sonoliz, fotokataliz ve 

sonokataliz ile parasetamolün bozunmasını inceledi. TiO2 fotokatalizörünü kullanarak 

sonoliz, fotokataliz ve sonofotokataliz için bozunma hız sabitleri sırasıyla, 8.3, 30.2 ve 

40.2 × 10
–7

 M dk
–1 

olarak bulundu. Fe
3+ 

içeren reaksiyonlar durumunda bozunma hızları 

sonoliz, fotokataliz ve sonofotokataliz için sırasıyla, 26.1, 18.6 ve 46.7 × 10
–7

 M dk
–1

 

olarak bulundu. Bu sonuçlar, fotokatalizle (TiO2 veya Fe
3+

) sonolizin birleĢtirilmesinin, 

iki prosesin birleĢmesinden dolayı ilave bir katkıyla sonuçlandığını gösterdi. 

Sonofotokatalizdeki TiO2 ile TOK gideriminde sinerjik etki gözlenmedi, Fe
3+ 

varlığında 

sonofotoliz gerçekleĢtirdiğinde mineralleĢme prosesinde sinerjik etkinin varlığı görüldü. 

Son zamanlarda, Villaroel ve grubu (Villaroel et al. 2014), parasetamolün sulu 

çözeltisinin 600 kHz’de bozunması üzerine parasetamol baĢlangıç konsantrasyonu, pH 

ve ultrasonik enerjinin etkisini inceledi. Yüksek ultrason enerjisi (~60 W) ve düĢük ve 

doğal asidik pH değerleri arıtımın verimini artırdı. BaĢlangıç substrat 

konsantrasyonunun etkisi, Langmuir–tipi kinetik modelin parasetamolün sonokimyasal 

bozunmasıyla çok iyi uyduğunu gösterdi. Sadece substrata kıyasla daha yüksek Henry 

sabitine sahip organik bileĢikler arıtımın verimini düĢürdü. DüĢük parasetamol 

konsantrasyonlarında (1.65 μmol L
–1

), çözeltideki bikarbonat iyonlarının varlığından 

kaynaklanabilecek pozitif matris etkisi gözlendi. Ancak, nispeten yüksek parasetamol 

konsantrasyonunda ortamdaki bileĢenlerin bozucu etkilerinin olduğu fark edilmiĢtir.  

Rivas ve grubu (Rivas et al. 2010), mefenamik asitin (Mfn) 15 W’lık düĢük basınçlı 

Hg–lambasıyla (λ = 254 nm) hidrojen peroksit veya sodyum monopersülfat gibi iki 

serbest radikal artırıcı varlığında ve yokluğunda fotolizini değerlendirdi. 20°C’de, pH 

10’da 2 saat’lik arıtım iĢleminden sonra Mfn’in (C0 = 10
–4

 M) yaklaĢık %50’si 

uzaklaĢtı. Ġnorganik peroksitler kirletici dönüĢümünü (%100), önemli ölçüde artırdı 

fakat dikkate değer bir mineralleĢme elde edilemedi.  
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Chang ve grubu (Chang et al. 2012), Mfn’in sulu çözeltiden ozonlama ve O3/UV 

prosesleriyle bozunmasını inceledi. Mfn’in mineralleĢme derecesi 1.5 mg L
–1

’lik ozon 

miktarında TOK açısından incelendi. Sonuçlar Mfn mineralleĢme derecesinin nispeten 

sınırlı olduğunu gösterdi. pH 9’da ozonlama prosesiyle Mfn’in sadece %25’inin 

mineralleĢmesi, ozonun ara ürünleri mineralleĢtirmeden önce doymamıĢ çift bağları ve 

aromatik yapıyı oksitleyerek bozduğunu ima etmektedir. ÇeĢitli pH değerlerinde, 40 

dk’lık reaksiyon süresinde O3/UV ile TOK’un bozunması, pH’ın 9’dan 4’e azalmasının 

TOK giderim verimini %40’ın altından %80’in üzerine çıkarabileceğini gösterdi. 

Ozonun Mfn’le yüksek reaktivitesi nükleofilik kimyasalların varlığında ortaya çıktı, bu 

da yüksek bozunma etkisiyle sonuçlanan ekstra ozon seçimliliğini gösterdi. 

Martínez ve grubu (Martínez et al. 2013), sentezledikleri TiO2 (anataz), TiO2 anataz 

(20–MWCNT–TiO2) ile çok duvarlı karbon nanotüplerin kompozitleri ve P25 ticari 

formunu kullanarak, UV–vis ıĢınları altında ketoprofenin (KET) fotokatalitik 

bozunumunu çalıĢtılar. Elde ettikleri sonuçlar, UV ıĢınları (düĢük basınçlı Hg–buhar 

lambası, λexc = 254 nm) altında, katalizör olarak 1.2 g L
–1 

sentezledikleri 20–MWCNT–

TiO2 ve P(O2) = %21 (v/v) ile 293 K’de, doğal pH’da KET fotobozunumunun 165 s’lik 

yarı ömür süresiyle daha hızlı gerçekleĢtiğini göstermiĢtir. KET’nin tamamen giderimi 

sağlandı. UVA–görünür bölge ıĢınları (orta basınçlı Hg–buhar lambası, λexc = 254 nm) 

altında, O2’nin hem varlığında hem de yokluğunda en iyi katalizörün 20–MWCNT–

TiO2 olduğu ve 293 K’de fotobozunmanın aynı koĢullarda sentezlenen anatazdan 

([anataz] = 1 g L
–1

, P(O2) = %21 (v/v)) en az 1.4 kat daha hızlı olduğu bulundu. 

Aerobik koĢullarda, çözünmüĢ O2’nin içeriğinin hiç bir etkiye sahip olmadığı, ve 

reaksiyonun bazik ortamda doğal pH’dakinden yaklaĢık 4 kat daha hızlı olduğu görüldü. 

KET’nin P25 ile fotobozunumunun, anataz ile karĢılaĢtırıldığında 6 kat daha yavaĢ 

olduğu ve neredeyse 20–MWCNT–TiO2 ile elde edilenden daha küçük bir oranda 

olduğu bulundu. 

Illés ve grubu (Illés et al. 2014), ozonlama (O3) ve ultraviyole ıĢını (15 W düĢük 

basınçlı Hg–lambası)ile birleĢtirilmiĢ ozonlama prosesleri ile (O3/UV), sulu 

çözeltilerden KET’nin giderimini inceledi. Elde edilen sonuçlardan, yalnız ozonlamayla 
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karĢılaĢtırıldığında birleĢtirilmiĢ O3/UV yöntemi ile ketoprofen bozunumunun daha 

anlamlı ölçüde hızlı gerçekleĢtiği anlaĢıldı. Kullanılan deneysel Ģartlar altında ([KET]0 

= 1.0 × 10
–4

 mol L
–1

, [O3] = 4.94 × 10
–6

 mol dm
–3

, pH = 7), 1 saat’lik ozonlamayla 

%95’ten daha fazla bozunma değerine ulaĢıldı. BirleĢtirilmiĢ yöntemde, birinci derece 

kinetik bulunurken, O3 arıtımının belirlenen görünür hız sabitlerinin konsantrasyona 

hafifçe bağımlı olduğu gözlendi. Bu yöntem kullanıldığında mineralleĢmenin sadece 

ozonlamaya göre (%60) daha yüksek değere (%90) ulaĢıldığı anlaĢıldı.  

Ternes ve grubu (Ternes et al. 2003), belediye kanalizasyon arıtma tesisinden çıkan bir 

atıkta bulunan atenolol, seliprolol, metoprolol, propranolol, ve sotalol gibi beĢ β–

blokörün bozunmasında, pH 7.2’deki ozonlamanın etkili olduğunu göstermiĢtir. 

Seliprolol, propranolol, ve sotalol görünüĢte atenolol ve metoprololdan daha reaktiftir. 

0.28 μg L
–1

 seliprolol, 0.18 μg L
–1

 propranolol, ve 1.32 μg L
–1

 sotalolu dönüĢtürmek 

için 5 mg L
–1’

lik ozon miktarı yeterliyken 0.36 μg L
–1

 atenolol ve 1.7 μg L
–1

 

metoprololu tamamen dönüĢtürmek için daha yüksek ozon miktarı gerekli oldu (Ternes 

et al. 2003). 

De la Cruz ve grubu (De la Cruz et al. 2013), suni (Xe–lambası, 1000 W) ve doğal 

güneĢ ıĢığı gibi iki farklı cihazı kullanarak doğrudan fotoliz ve TiO2 fotokataliz 

yöntemleriyle propranolol (PRO) bozunmasını değerlendirildi. ĠĢlem farklı TiO2 

konsantrasyonlarıyla (0.1, 0.2, 0.4 g L
–1

) test edildi. Her iki yöntemde de 0.4 g L
–1

 

konsantrasyonun en iyi sonuçları verdiği görüldü. 240 dk sonra PRO bozunma yüzdeleri 

pilot tesiste %81, laboratuvar ölçekli sistemde %94’e ulaĢtı. Bu arada ulaĢılan 

mineralleĢme derecesi pilot tesis ve laboratuvar ölçekli sistemde sırasıyla, %30 ve %41 

olarak gerçekleĢti. Pilot tesis ve laboratuvar ölçekli sistemde direkt fotoliz ile 240 dk 

sonra PRO giderimi sırasıyla %77 ve %71 olarak belirlendi. Bununla beraber 

mineralleĢme derecesi ihmal edilebilen derecedeydi (%7 ve %2). 

Addamo ve grubu (Addamo et al. 2005b), TiO2 fotokatalizi ile ranitidinin 

parçalanmasını inceledi. 50 mg L
–1

 ranitidin, 0.4 g L
–1 

katalizör, 8.5 mW cm
–2

 foton 

akıĢı, 125 W orta basınçlı Hg–lambası ile 40°C’de UV/TiO2 arıtım yöntemiyle 1 saat 
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içerisinde hemen hemen tamamı dönüĢtürüldü (Addamo et al. 2005b). Ek olarak, 

TOK’un yaklaĢık %60’ı 5 saat arıtımdan sonra uzaklaĢtırıldı. Öte yandan, doğrudan 

fotoliz, ranitidin dönüĢümü ve mineralleĢmesinde daha az etkili olmuĢtur (Addamo et 

al. 2005b). Deneysel olarak gösterilmemiĢ olsalar da furan halkasının hidroksilasyonu 

ve S–oksidasyonu muhtemel bozunma yolları olarak öne sürülmüĢtür. 

Rivas ve grubu (Rivas et al. 2009), ranitidin hidrokloridin sulu çözeltisinin ozonla 

yıkılarak parçalanması üzerine yaptığı bir çalıĢmada, yaklaĢık 33 mg L
–1

 ranitidinin 10 

dk içinde uzaklaĢtırılması için, 10 mg L
–1

’lik ozon giriĢinin (gaz akıĢ hızı 40 L s
–1

) 

yeterli olduğunu, yalnızca alkali Ģartların (pH 11), TOK dönüĢümünü %70’e yakın 

değere kadar arttırabildiğini ortaya koymuĢtur. 

Dantas ve grubunun (Dantas et al. 2007) sulu çözeltilerde bezafibratın (BZF) 

ozonlaması üzerine bir yaptıkları bir çalıĢma, 0.5 mM bezafibratın pH 6’da ve 25°C 

sıcaklıkta, 0.73 mM ozon dozuyla, 10 dk içinde tamamen indirgendiğini, 120 dk süre 

içinde TOK gideriminin %40’ın altında gerçekleĢtiğini ortaya koymuĢtur. Yüksek 

performanslı sıvı kromatografisi–kütle spektroskopisi (HPLC–MS) tekniği ile 

tanımlanan baĢlıca ara ürünler, BZF oksidasyonunun, aromatik halkanın 

hidroksilasyonu ve ozonun klorlanmamıĢ aromatik halkaya saldırmasıyla 

gerçekleĢtiğini göstermiĢtir. BZF içeren sulu çözeltilerin ozonlanması, BOĠ5/KOĠ 

oranının 0.26 değerine kadar sürekli artması, daha önce ozonlanmıĢ örneklerin biyolojik 

parçalanabilirliğinin arttığını göstermiĢtir. Yan ürünlerin biyolojik olarak 

parçalanabilirliğin ve akut zehirliliğin değerlendirilmesi, ozonlama iĢleminin, biyolojik 

bozunabilirliği artırmak ve BZF içeren suların zehirliliğini azaltmak için uygun bir 

teknik olduğunu ortaya koymuĢtur. 

Santiago ve grubunun (Santiago et al. 2011), düĢük basınçlı Hg–lambası (15 W, λ = 254 

nm) ile ultraviyole (UV) fotolizi ve UV/H2O2 ([H2O2] = 50 mg L
–1

) proseslerini 

kullanarak, fenofibrik asitin sulu çözeltisinin bozunumunu araĢtırdığı bir çalıĢmada, 

fenofibrik asidin UV ve UV/H2O2 iĢlemleriyle bozunmasının hacim esaslı UV 

dozlarıyla tipik olarak 1 J cm
–3

’ün altında gerçekleĢtiğini ortaya koymuĢtur. 
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Ternes ve grubu (Ternes et al. 2003), diatrizoatın ozonlamaya karĢı yüksek derecede 

direnç gösterdiğini bildirmiĢtir. Bir kanalizasyon arıtma tesisinin atık suyunda bulunan 

5.7 mg L
–1

 diatrizoatın, pH 7.2’de, 5 mg L
–1

’lik ozon akıĢ hızıyla yapılan 

ozonlamasında dönüĢümün olmadığı gözlenmiĢtir. Ozon akıĢ hızının 15 mg L
–1

’e 

artırılması, hidrojen peroksit (10 mg L
–1

 H2O2 ve 10 mg L
–1

 O3, O3/H2O2) ilavesi veya 

UV ıĢınlaması (15 mg L
–1 

O3 ve 110 W düĢük basınç UV ünitesi, 254 + 185 nm; 

UV/O3), diatrizoatın bozunmasını sırasıyla, %14, %25 ve %36’ya yükseltmiĢtir. 

Real ve grubu (Real et al. 2009) ozonlama, UV ıĢını ve Fenton reaktifi de dahil olmak 

üzere birkaç ileri oksidasyon iĢlemi ile diatrizoatın kimyasal oksidasyonu üzerine 

yaptıkları çalıĢma sonuçlarını rapor etmiĢtir. Diatrizoatın ozonla reaksiyonu için 

([DTZ]0 = 50 μM, ozon–hava gaz akıĢı = 40 L s
–1

, PO3 = 0.24 kPa, pH = 7) ikinci derece 

hız sabiti (kO3–DTZ), 0.05 ± 0.01 M
–1

 s
–1

 olarak elde edildi. Diatrizoat farmasötiklerinin 

doğrudan ozonlanmasının ihmal edilebilir olduğunu ve bu bileĢiğin ozonlama sürecinde 

bozunmasının esas olarak radikalik yolla gerçekleĢtiğini gösteren değer gerçekten 

düĢüktü. Ayrıca, UV/H2O2 sistemi için birinci dereceden hız sabitleri de rapor 

edilmiĢtir. 0.2 mM’ye kadar hidrojen peroksit ilavesi, fotobozunma iĢleminde toplam 

olarak herhangi bir iyileĢmeye yol açmadı. Sonuçlar, Fenton reaktifi ([H2O2]0 = 0.5 

mM, [Fe
2+

]0 = 0.1 mM, pH = 3 ve T = 20°C) kullanarak diatrizoatın %41.5 oranında 

giderildiğini, düĢük basınçlı buhar Hg–lambasıyla (15 W, λ = 254 nm), pH = 3’te ultra 

saf suda 5 dk’lık UV/Fenton sistemiyle ([H2O2]0 = 0.5 mM, [Fe
2+

]0 = 0.1 mM) giderim 

değerinin %64.7 olduğu bulundu. 

Doll ve Frimmel (Doll and Frimmel 2004), iomeprolün TiO2 fotokatalizi ile 

bozunmasını araĢtırdı. 500 mg L
–1

 TiO2 (Hombikat UV 100) ve UV/TiO2 prosesi ile 3 

dk’lık arıtımla, 4.1 mg L
–l

 iomeprolün yaklaĢık %68’i dönüĢtürülmüĢ ve kantitatif 

iyotun yaklaĢık %40’ı iyodür olarak salınmıĢ, 1000 W Xe kısa ark lambasıyla, pH 6.5’te 

ve 20°C’de solar radyasyonla simüle edilmiĢtir. Ġomeprol dönüĢümü, deiyodinasyon ile 

karĢılaĢtırıldığında, organik ürünlerin ve ara ürünlerin oluĢumunu gösteren ÇOK 

giderimi çok yavaĢtı, ancak kimlikleri bilinmiyordu (Doll and Frimmel 2004). 
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Seitz ve grubu (Seitz et al. 2008), laboratuvar ölçekli içme suyu arıtımında, 1 μg L
–l 

ile 

10 mg L
–1

 arasında değiĢen bir baĢlangıç konsantrasyonundaki iomeprolin 

bozunmasında ozonlamanın performansını araĢtırdı. Sonuçlar, 10 dk içinde 1 mg L
–1

 

iopromid için 3 mg L
–1

 ozon dozu ile %70 oranında bozunma gerçekleĢtiğini gösterdi. 

pH 7 ve 9’da iomeprol için önemli bir mineralleĢme sağlanamamıĢken, pH 12’de, 3 mg 

L
–1

’de bazı ozon dozlarıyla 20 dk temas ettikten sonra baĢlangıç iomeprol 

konsantrasyonunun yaklaĢık %40’ı mineralize olduğu anlaĢıldı. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  



149 
 

 

3. MATERYAL ve METOT 

Bu bölümde, araĢtırma boyunca kullanılan kimyasallar ve malzemeler tanımlanmıĢ, 

uygulanan analitik yöntemler ayrıntılı olarak anlatılmıĢ ve karakterizasyon teknikleri 

hakkında bilgi verilmiĢtir. ÇalıĢmanın tüm aĢamaları çeker ocakta gerçekleĢtirilmiĢtir. 

Çözelti hazırlamada ve diğer suyun kullanıldığı yerlerde saf su kullanılmıĢtır. Çözeltiler 

ölçekli balon jojelerde hazırlandıktan sonra güneĢ ıĢığından etkilenmemesi için 

alüminyum folyo ile kaplanmıĢtır. Kullanılan cam malzemeler deterjanlı suda 

yıkandıktan sonra sırasıyla, saf su ve asetondan geçirilip etüvde kurutulmuĢtur. 

Yapılan çalıĢma aĢağıda tanımlanan basamakları içermektedir. 

 Fotoreaktörün tasarım ve kurulumu, 

 Fotokatalizörlerin sentezi (TiO2 nanopartikülleri ve TiO2/MMT nanokompozitleri), 

 MMT ve sentezlenen örneklerin karakterizasyonu, 

 SeçilmiĢ olan hedef kirletici bileĢenin spesifik özelliklerinin belirlenmesi ve farklı 

oksidasyon Ģartları altında gösterdiği davranıĢın değerlendirilmesi amacıyla ön 

denemelerin yapılması, 

 Parametrik çalıĢmalar, mekanistik analizler ve ara ürünler hakkında ayrıntılar içeren 

model bileĢiklerin bozundurulmasıyla iliĢkili yoğun ve kapsamlı çalıĢma, 

 Fotokatalitik ve birleĢtirilmiĢ fotokatalitik ozonlama prosesleri için deney 

sonuçlarının yapay sinir ağı (ANN) ile modellenmesi,  

 Kemometrik değerlendirme ve çoklu cevap optimizasyon yaklaĢımını kullanarak 

farmasötik karıĢımlarının bir arada fotokatalitik ozonlamasının izlenmesi. 

3.1. Makine–teçhizat 

Bu çalıĢma süresince kullanılan makine–teçhizat ve diğer alet ve cam malzemeler 

Çizelge 3.1’de sunulmuĢtur. 
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Çizelge 3.1. Kullanılan makine–teçhizat ve diğer cam malzemeler 

Tür Model Üretildiği firma, ülke 

Isıtıcılı manyetik karıĢtırıcı Heidolph Heidolph, Almanya 

Otoklav El yapımı Fattah Co., Ġran 

Fırın Mettler Toledo 2736 Köttermann, Almanya 

pH–metre Mettler Toledo Mettler Toledo, Çin 

Kül fırını Lenton Lenton, Ġngiltere 

Ultrasonik banyo Bandelin Sonorex Panadent, Almanya 

Termostatik çalkalayıcı Julabo SW22 Julabo, Almanya 

UVA–lambası (8W, 16W) F8T5 BLB Philips, Hollanda 

UVB–lambası (16W) 29 84 40 Herolab Herolab, Almanya 

UVC–lambası (16W) Sylvania Sylvania, Çin 

UV–vis spektrofotometre Varian Cary 100 Varian, Inc., Avustralya 

Ozon jeneratörü TOGC2 Triogen Ltd., Ġskoçya 

Zetametre Zeta Meter 3.0
+
 Zeta–Meter, Inc., ABD 

Santrifüj Hettich EBA 20 Hettich, Almanya 

Terazi AS 220.R2 RADWAG, Polonya 

Flowmetre SHO–RATE Sho–Rate™, Almanya 

Mikropipet Eppendorf Research Plus® Eppendorf, Almanya 

Mikropipet uçları Eppendorf epT.I.P.S.® Tip Eppendorf, Almanya 

Kuvars küvet 100–QS Hellma Hellma analytics, Almanya 

Cam malzemeler ISOLAB ISOLAB GmbH, Almanya 

Saf su cihazı GFL 2012 GFL, Almanya 

Puar ISOLAB ISOLAB GmbH, Almanya 

Vial cam ĢiĢe WHEATON WHEATON, ABD 

Parafilm ISOLAB ISOLAB GmbH, Almanya 

Plastik Ģırınga Genject Genject, Türkiye 

Güç kaynağı (UPS) A1–ENEL ENEL, Türkiye 

Süzgeç kağıdı Whatman, 1442 110 Whatman International Ltd., Ġngiltere 

Kronometre ISOLAB ISOLAB GmbH/Almanya 

Peletleme presi TEKSER ABD 

Fotoreaktör Borosilikat cam ÇalıĢkan cam Co. Türkiye 

Partikül boyut analizi Malvern Mastersizer 2000 Malvern Instruments, BirleĢik Krallık 

X–ıĢını difraksiyonu (XRD) PANalytical X’Pert PRO PANalytical, Almanya 
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Çizelge 3.1. (devam) 

Tür Model Üretildiği firma, ülke 

Yüzey Alan Analizi Gemini 2385 Micromeritics Instruments, ABD 

X–ıĢını floresans 

spektrofotometre (XRF) 
Rigaku ZSX Primus II Rigaku, Japonya 

Taramalı elektron mikroskobu 

(SEM) 
Mira 3 (Tescan) Tescan, Çek Cumhuriyeti 

Fourier dönüĢüm infrared 

spektrofotometresi (FTIR) 
Tensor 27, Bruker Bruker, Almanya 

Yüksek çözünürlüklü geçirimli 

elektron mikroskobu (HRTEM) 
JEOL JEM–2100F JEOL Ltd., Japonya 

Geçirimli elektron mikroskobu 

(TEM) 
Philips CM30  Philips, Japan 

Gaz kromatografisi 6890 Agilent Technologies, Kanada 

Kütle spektrometresi 5973 Agilent Technologies, Kanada 

Ġyon kromatografisi ICS–3000 Dionex Dionex, ABD 

Ultraviyole–görülebilir dağılır 

yansıma spektrometre UV–vis 

DRS 

Shimadzu UV–2550 Shimadzu, Japonya 

Yüzey Alan Analizi Gemini 2385 Micromeritics Instruments, ABD 

X–ıĢını floresans 

spektrofotometre (XRF) 
Rigaku ZSX Primus II Rigaku, Japonya 

Taramalı elektron mikroskobu 

(SEM) 
Mira 3 (Tescan) Tescan, Çek Cumhuriyeti 

Fourier dönüĢüm infrared 

spektrofotometresi (FTIR) 
Tensor 27, Bruker Bruker, Almanya 

Gaz kromatografisi 6890 Agilent Technologies, Kanada 

Kütle spektrometresi 5973 Agilent Technologies, Kanada 

 

3.2. Kimyasallar 

ÇalıĢma esnasında kullanılan kimyasalların formül, moleküler ağırlık, saflık ve satın 

alındığı üretici firma Çizelge 3.2’de verilmiĢtir. 

 

  



152 
 

 

Çizelge 3.2. Kimyasalların ve malzemelerin listesi  

Madde Kimyasal formülü 
M  

(g mol
–1

) 

Saflık 

(%)  
Üretici firma, ülke 

Mutlak etanol C2H6O 46.07 99.8 Merck, Almanya 

Aseton C3H6O 58.08 99 Sigma–Aldrich, Almanya 

Dietil eter (C2H5)2O 74.12 – Merck, Almanya 

Hidroklorik asit HCl 36.46 37 Sigma–Aldrich, Almanya 

Sülfürik asit H2SO4 98.07 98 Sigma–Aldrich, Almanya 

Fosforik asit H3PO4 98.00 85 Merck, Almanya 

Montmorillonit – – – Sigma–Aldrich, Almanya 

Sodyum hidroksit NaOH 39.99 99.99 Sigma–Aldrich, Almanya 

Sodyum bikarbonat NaHCO3 84.00 99.5 Merck, Almanya 

Sodyum nitrat NaNO3 84.99 99 Merck, Almanya 

Sodyum klorür NaCl 54.44 99.5 Merck, Almanya 

Sodyum florür NaF 41.98 97 ACROS organics, ABD 

Sodyum sülfat Na2SO4 142.04 99 Sigma–Aldrich, Almanya 

Potasyum iodür KI 166.00 99 Sigma–Aldrich, Almanya 

Hidrojen peroksit H2O2 34.01 35 Merck, Almanya 

Potasyum iyodat KIO3 214.00 99.9 Sigma–Aldrich, Almanya 

Monosodyum fosfat NaH2PO4 119.98 98 Sigma–Aldrich, Ġsviçre 

Sodyum sülfit Na2SO3 126.04 99.2 Fisher scientific Co., ABD 

Potasyum persülfat K2S2O8 270.32 98 Fluka, Almanya 

Sodyum karbonat Na2CO3 105.98 99.5 
Avantor™ Performance 

Materials, ABD 

Kloroform CHCl3 119.38 99 Sigma–Aldrich, Almanya 

Tersiyer bütanol (CH3)3COH 74.12 99.5 Sigma–Aldrich, Almanya 

Benzokinon C6H4O2 108.09 98 Fluka, Almanya 

L–askorbik asit C6H8O6 176.12 99 Sigma–Aldrich, Almanya 

GümüĢ nitrat AgNO3 169.87 99 Sigma–Aldrich, Almanya 

Etilendiamin tetraasetik 

asit, EDTA 
C10H16N2O8 292.24 99 Sigma–Aldrich, Almanya 

Setiltrimetilamonyum 

bromür, CTAB 
C19H42BrN 364.45 98 Sigma–Aldrich, Almanya 

N,O–Bis–
(trimetilsilil)– asetamit 

CH3C[=NSi(CH3)3]OSi(CH3)3 203.43 95 Sigma–Aldrich, Almanya 

Tetraetil ortotitanat, 

TEOT 
Ti(OC2H5)4 228.11 – Sigma–Aldrich, Almanya 

Indigo karmin C16H8N2Na2O8S2 466.35 – Merck, Almanya 

Saf kuru oksijen O2 32 99.99 Asef ziya aslan, Türkiye 

 

3.3. Su Örneklerinin Alınması 

ÇalıĢmada, ilaç örneğinin hazırlanmıĢ olduğu suyun fiziksel özelliklerinin proses 

üzerine etkisini değerlendirmek için, farklı yerlerden alınan su örnekleri ile deneyler 
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yapılmıĢtır. Deneylerde, saf su dıĢında, üniversitemiz çeĢmesinden akan su ve 

PaĢapınarı’ndan alınan su kullanılmıĢtır. Bekleme esnasında suyun güneĢ ıĢığından 

etkilenmemesi için örnekler karanlıkta bekletilmiĢtir. Bu çalıĢmada kullanılan su 

örneklerinin karakteristik özellikleri Çizelge 3.3’te verilmiĢtir. 

Çizelge 3.3. Su örneklerinin karakteristik özellikleri 

Parametre Birim Örnek Yöntem 

  Üniversite Paşapınarı  

pH – 7.82 7.22 TS EN ISO 10523 

Ġletkenlik μS cm
–1

 323 117 TS 9748 EN 27888 

TÇM mg L
–1

 226.1 90 – 

KOĠ mg L
–1

 0.8 3 – 

Cl  mg L
–1

 9.83 0.8 TS EN ISO 1034 

F  mg L
–1

 0.12 0.33 TS EN ISO 1034 

2

4SO
 mg L

–1
 19.84 1.54 TS EN ISO 1034 

3NO
 

mg L
–1

 15.99 2.69 TS EN ISO 1034 

2NO
 

mg L
–1

 0.04 <0.05 TS EN ISO 1034 

3BrO
 µg L

–1
 <0.95 n.d. EPA 300.0 

Na  mg L
–1

 6.11 5.48 EPA 200.7 

4NH
 

mg L
–1

 <0.15 <0.01 EPA 200.7 

2Mg  
mg L

–1
 <5 3.82 EPA 200.7 

2Fe  μg L
–1

 <5 <5 EPA 200.7 

3Al  μg L
–1

 <5 30 EPA 200.7 

Toplam sertlik mg L
–1

 152 250 – 

Kalsiyum sertliği mg L
–1

 80 188 – 

Magnezyum sertliği mg L
–1

 72 62 – 

TÇM: Toplam çözülmüĢ katılar, KOĠ: Kimyasal oksijen ihtiyacı, n.d.: belirlenmemiĢ 
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3.4. Kullanılan Farmasötik Bileşiklerin Özellikleri 

ÇalıĢmamızda çevrede sık karĢılaĢılması nedeniyle SĠP, MET ve APAP olmak üzere üç 

ilaç hedef kirletici olarak seçilmiĢtir. MET ve APAP, Sigma–Aldrich Co. (ABD)’den, 

SĠP ise Farabi farmasötikleri Ģirketinden (Ġran) temin edilmiĢtir. Çizelge 3.4, model 

kirleticiler olarak kullanılan farmasötiklerin özelliklerini ve yapılarını göstermektedir. 

Çizelge 3.4. Farmasötiklerin karakteristikleri. 

Özellikleri Farmasötikler 

 SĠP MET APAP 

Kimyasal yapı 

  
 

Moleküler formül C17H18FN3O3 C6H9N3O3 C8H9NO2 

CAS No. – 443–48–1 103–90–2 

Mw (g mol
–1

) 331.346 171.15 151.163 

λmax (nm( 276 320 242 

pKa 5.9 ve 8.89 2.38 9.38 

Sınıfı Antibiyotik Antibiyotik Analjezik 

Suda çözünürlük  

(mg mL
–1

) (25°C) 
30 10 17 

3.5. Örneklerin Sentezi 

3.5.1. TiO2/MMT Nanokompozitinin Sentezi 

TiO2/MMT nanokompozitinin sentezinde, basit bir yöntem olan hidrotermal yöntem 

kullanılmıĢtır. Bunun için, 100 mL saf suya ilave edilen 1 g MMT örneği oda 

sıcaklığında 24 saat karıĢtırılarak kil örneğinin ĢiĢmesi sağlanmıĢtır. Diğer yandan, 

TEOT’un 10 mmol’u 80 mL’lik saf su içerisine damla halinde eklenmiĢ ve 10 dk 

süreyle karıĢtırılmıĢtır. Bu çözeltiye, CTAB’ın belirli miktarı eklenerek karıĢtırma 

iĢlemine devam edilmiĢtir. pH’ı NaOH (0.1 M) ile 11–12’ye ayarlanan çözelti, 1 saat 
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daha karıĢtırıldıktan sonra daha önce hazırlanan MMT çözeltisine ilave edilmiĢ ve bu 

Ģekilde 1 saat daha karıĢtırılmıĢtır. Daha sonra, hazırlanan bu çözelti teflon kaplı 

paslanmaz çelikten yapılmıĢ basınca dayanıklı reaktör (otoklav) içerisine alınmıĢ, 

kapağı kapatıldıktan sonra 160°C’de 24 saat bekletilmiĢtir. Oda sıcaklığında soğuyan 

çözelti üç kez damıtılmıĢ suyla 1 kez etanolle yıkanarak istenmeyen safsızlıklar 

uzaklaĢtırılmıĢtır. Kalıntı kısmı, fırında 80°C’de yaklaĢık 24 saat kurumaya bırakılmıĢ, 

daha sonra deneylerde kullanmak üzere kapalı kaplara alınarak muhafaza edilmiĢtir. 

ġekil 3.1’de TiO2/MMT sentezinde takip edilen basamaklar Ģematik olarak 

gösterilmiĢtir. 

 

Şekil 3.1. TiO2/MMT nanokompozitinin hazırlanmasında için izlenen adımların akıĢ 

diyagramı: (a) öncü hazırlık ve (b) nanokompozit sentezi 
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3.5.2. TiO2 nanopartiküllerin sentezi 

Saf TiO2 nanopartikülleri, bölüm 3.5.1’de açıklanan prosedürde olduğu gibi, fakat kil 

ilavesi olmadan sentezlenmiĢtir. 

3.6. Katalizörlerin Karakterizasyonu 

3.6.1. UV–görünür bölgede difüze yansıma spektroskopisi (UV–vis DRS) 

Bir malzemenin absorpladığı dalga boyu aralığının ve absorpsiyon Ģiddetinin analiz 

edilmesi için materyalin absorpsiyon spektrumunun hesaplanması son derece önemlidir. 

UV–görünür bölge spektrofotometreler (UV–vis), ultraviyoleden görünür bölgeye kadar 

aralıkta elektromanyetik spektrumun taramasını yapar. Bu frekanslarda moleküllerde 

çoğunlukla elektron geçiĢleri meydana gelir. Çünkü yarı iletkenler, izin verilen elektron 

konumlarına karĢılık gelen ayrı enerji seviyelerine sahiptir. Bu nedenle, bant aralığının 

boyutunu ve türünü (doğrudan veya dolaylı) belirleyebilir. Bu, genellikle ince filmlerde 

kullanılan Tauc eğrisi kullanılarak yapılır (Tauc 1968): 

1/n

g( h ) A(h E )       (3.1) 

Burada; α, absorpsiyon katsayısı, hν, söz konusu ıĢının enerjisidir; A, e
–
/h

+ 
etkin 

kütlelerine dayalı bir sabit olup, n doğrudan veya dolaylı bir bant aralığı geçiĢinde 0.5 

ve 2 değerlerini alabilir. UV–vis spektrofotometrelerinde veriler genellikle, dalga 

boyundaki değiĢimi apsis, bunlara karĢılık gelen absorbans (A) veya reflektans (R) 

değerlerini ordinat ekseninde verecek Ģekilde verilir. Absorpsiyon katsayısı aĢağıdaki 

yöntemlerle hesaplanabilir: 

Kubelka–Mulk iliĢkisi; 
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2(1 R)

2R


    (3.2) 

Yansıma, aĢağıdaki denklemlerle absorpsiyon ile ilgilidir: 

Ġletim–yansıtma–absorpsiyon iliĢkisi; 

1 T R A     (3.3) 

Burada T, % iletimdir. Genellikle spektrofotometreler absorbansı logaritmanın bir 

fonksiyonu olarak verir. Bu yüzdeye dönüĢtürülecekse, aĢağıdaki iliĢki kullanılabilir: 

Absorpsiyon dönüĢümü 

log10A
A(%) 1 10


    (3.4) 

Yarı iletken bant aralığı yaklaĢık olarak absorpsiyon Ģiddetine eĢittir ve dolayısıyla 

Tauc eğrisine (3.1 Denklemi) benzer Ģekilde absorpsiyona (log10 y–ekseni) karĢı dalga 

boyu eğrisi üzerinde x eksenine doğru ekstrapolasyondan bulunabilir. 

Planck iliĢkisi (nm); 

hc 1240
E h   

 
  (3.5) 

Absorpsiyon Ģiddeti, parçacık boyutu azaltılarak maviye kaydırılabilir ve bunun 

çoğunlukla ya kuantum boyutu etkisinden ya da doğrudan yük transfer geçiĢinden 

kaynaklandığı kabul edilebilir. Eğer bant aralığı bölgesi uzun bir kuyruğa sahipse ve 

kırmızı kaymıĢ gibi görünüyorsa, bu ek alt bant aralıklı hallerin mevcut olduğu 

sonucunu ortaya çıkarmaktadır (Tsunekawa et al. 2000). 
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Bu çalıĢmada, örneklerin bant aralığı, entegre bir cihaz ile donatılmıĢ bir Shimadzu 

UV–2550 (Japonya) kullanılarak mor ötesi görünür yaygın yansıma spektrometresi 

(UV–vis DRS) ile hesaplandı. Örneklerin UV–görünür spektrumları 200–800 nm 

aralığında kaydedildi. 

3.6.2. X–ışını difraksiyonu (XRD) 

XRD; genellikle kristal bir malzemenin faz, saflık ve bileĢimi de dahil olmak üzere 

atomik ve moleküler yapısını hızlı Ģekilde sınıflandırmada kullanılır. X–ıĢınları, 

bilinmeyen bir bileĢende ateĢlendiğinde elastik saçılmalara (Rayleigh) sebep olur. 

Uyumlu veya uyumsuz saçılmaların belirli açıları Bragg kanunuyla verilen kafes 

parametreleri ile ilgilidir (Bragg 1934): 

n 2dsin     (3.6) 

Burada; n, bir tam sayı, λ, elektromanyetik radyasyonun dalga boyu, d, atomik 

düzlemler (atomlar değil) arasındaki mesafe ve θ atomik düzlem ve söz konusu X–ıĢını 

açıları arasındaki açıdır. Hem X–ıĢını kaynağının hem de dedektörün (2θ) açısını 

değiĢtirerek difraksiyon deseni olarak isimlendirilen Ģiddet ve saçılma açısı arasındaki 

iliĢkiyi bulmak mümkündür. Bu desen, ayarlanmıĢ saçılma açılarının Ģiddetine göre bir 

element veya bileĢiği hızlı bir Ģekilde belirlemek için veri tabanı olarak kullanılır. Bu, 

özellikle fotokatalitik mekanizmalara bir bakıĢ açısı kazandırmak için iyi bir tekniktir. 

Çünkü bant aralıkları faz ve kristallikle değiĢebilir ve fotokatalitik aktiviteyi 

etkileyebilen safsızlıklar kolayca görülebilir. Daha ileri analizler, kristal boyutu ve 

moleküler arasındaki ortalama mesafe gibi bileĢiğe ait spesifik özellikleri de verebilir. 

Eğer geniĢ bir pikle birlikte zayıf bir pik de varsa bu zayıf kristalliğin göstergesidir. 

Bununla birlikte, geniĢ özellikli iyi pik cevapları çoğunlukla partikül boyutunun çok 

değiĢtiği anlamına gelebilir. Ortalama partikül veya kristal boyutu Scherrer denklemi 

kullanılarak hesaplanabilir (Hart 1975): 
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Scherrer denklemi; 

k
D

cos



 

  (3.7) 

Burada; k, Ģekil faktörü (∼1, fakat kristal Ģekline bağlı), λ, X–ıĢını dalga boyu, β, 

maksimum Ģiddetteki pikin yarısının geniĢliği, θ, Bragg açısı ve D, parçacık boyutudur. 

ġunu belirtmek gerekir ki, Scherrer denklemi sadece nano boyutlu partiküllere 

uygulanır ve 0.1 μm’lik tane boyutu ile sınırlıdır. Daha da önemlisi, Scherrer formülü 

aslında partikül boyutuna göre daha zayıf bağı hesaplar. Bunun sebebi, difraksiyon 

pikindeki geniĢlemenin sadece kristallik boyutu değil, homojen olmayan gerilme ve 

cihaz etkileri gibi birçok faktörle de meydana gelebilmesidir (Bueno-Ferrer et al. 2010). 

Scherrer denklemi SEM veya TEM gibi daha uygun partikül boyutu belirleyen teknikler 

olduğunda tercih edilmemelidir. 

Bu çalıĢmada, hazırlanan katalizörlerdeki mevcut kristal fazlarını tayin etmek için XRD 

tekniği kullanıldı ve yine katalizörlerden elde edilen X–ıĢını difraksiyon pikleri, fazların 

kristal boyutunu tayin etmek için kullanıldı. Bu analiz ıĢınımlı (45 kV, 40 mA, λ = 

0.15406 nm) ve lineer VANTEC dedektörlü PANalytical X’Pert PRO difraktometresi 

(Almanya) kullanılarak yapılmıĢtır. Veriler, 0.02 s
–1

 tarama hızında ve her nokta için 1 

s’de olmak üzere 2θ = 2–80° aralığında yapıldı. Faz eĢleĢmesi ve temel düzeltmeleri 

JCPDS veritabanı kullanılarak Bruker EVA yazılımı üzerinde yapıldı. Toz halindeki 

öğrnek amorf bir cam (Rigaku) veya silikon (Bruker) örnek tutucu üzerinde yayıldı. 

3.6.3. Taramalı ve geçirimli elektron mikroskobu  

Taramalı elektron mikroskobu (SEM) ve geçirimli elektron mikroskobu (TEM) yarı 

iletkenlerin yüzey yapısını görüntülemek için kullanılan iki farklı tekniktir. SEM, 

genellikle partiküllerin boyutunu tanımlamak ve özellikle uygun kalınlıktaki örneklerin 

yüzey morfolojisini incelemek için kullanılır. SEM, örneğin yüzeyi ile etkileĢime giren 

yüksek enerjili elektron demeti oluĢturur. Bu daha sonra geri saçılmıĢ ve geri saçılıp 
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yayılmıĢ ikincil elektronları yayar ve bunların tümü dedektörler tarafından tutularak 

alan derinliği görüntüsüne dönüĢtürülür. Bu, iki boyutlu görüntü olmasına rağmen 

görünüĢe üç boyut görüntüsü verir. 

TEM, yaklaĢık 100 nm boyutundaki örnek üzerinden elektron demetinin geçiĢini içerir. 

Bu demet örnekle etkileĢir ve atomların etrafında kırılarak bir fotoğraf filmi veya Ģarj 

bağlı kamera sensörü üzerinde bir görüntü oluĢturur. TEM, esasında 10 nm’den daha 

küçük nanopartiküllerin veya ince filmlerin görüntülemesinde kullanılırken, SEM 

görüntüsü ile görülemeyen metalik/kristal gibi nano ölçekli yüzey katkı maddelerinin 

belirlenmesinde de kullanılabilir. SEM’e benzemeyen TEM, iletken olmayan örneklerin 

incelemesine de izin verir. Eğer SEM kullanarak iletken olmayan bir örnek incelenecek 

olursa ―yüklenme‖ olarak bilinen ve genelde örneği bozarak görüntülemeyi zorlaĢtıran 

bir etki meydana gelir. Eğer Ģarj bağlı kamera sensörü veya fotoğraf filmi doğru 

pozisyonda ise, o zaman örnekten gelen ve kristal yapının göstergesi olan difraksiyon 

halkaları veya noktaları görmek mümkün olur. Bazı alet parametreleri biliniyorsa 

XRD’den elde edilen halkaların boyutunu, bilinen kristal d–mesafeleri ile 

iliĢkilendirmek mümkün olur. O zaman difraksiyon pikini kullanarak hangi kristal 

düzlemin gözlendiği tayin edilebilir ve bu özellikle yüzey merkezli kristaller üzerinde 

çalıĢırken faydalıdır. Enerji dağılımlı X–ıĢını spektroskopisi bazen EDX olarak ifade 

edilir. Bu analitik teknik çoğunlukla örneklerin elementel analizi için kullanılır ve 

sonuçta elementlerin spektrumu ve bunların oranları elde edilir. SEM’den gelen 

elektron demeti, örnek içerisindeki temel hal elektronlarını uyarmak ve dıĢarı çıkmaya 

zorlamak için kullanılır. Geride kalan boĢ temel hal bir üst kabuktan gelen elektronla 

doldurulur ve bu arada X–ıĢını yayınlanır. Yayınlanan X–ıĢını her bir element için 

spesifik olan iki kabuk arasındaki farka eĢit bir enerjiye sahiptir (Egerton 2011). Bu 

iĢlem fotokataliz çalıĢmalarında, yüzeyde beraber bulunan katalizörlerin dağılımını ya 

da safsızlıkları belirlemek için kullanılabilir. Örneklerin elementel analizini ve yüzey 

morfolojisini analiz etmek için, enerji dağılımlı X–ıĢını spektroskopi ile birleĢtirilmiĢ 

taramalı elektron mikroskobu (SEM), (Mira 3 FEG–SEM (Tescan, Çek Cumhuriyeti)) 

kullanarak yapıldı. Ayrıca, hızlandırma voltajları düĢük olduğundan, zayıf iletken 

örneklerdeki elektrostatik yüklenme, görüntü kalitesi bozulmadan büyük ölçüde azalır. 
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Toz halindeki öğrnekler için iletken yapıĢtırıcı olarak karbon bant kullanılır. Yüksek 

çözünürlüklü geçirimli elektron mikroskobu (HRTEM) görüntüleri 200 kV’ta çalıĢan 

JEOL JEM–2100F (Japonya) kullanarak alındı. TEM görüntüsü 150 kV’ta çalıĢan 

Philips CM30 (Japonya) kullanılarak alınmıĢtır. Bu analiz için, etanol içerisindeki 

örnekler ultrasonik titreĢim altında 15 dk dispers edildikten sonra dispers edilmiĢ 

örneğin bir damlası amorf karbonla kaplanmıĢ bakır ızgara üzerine yerleĢtirildi ve TEM 

görüntüsü alındı.  

3.6.4. Spesifik yüzey alanı ölçümleri için BET yöntemi 

Brunauer–Emmett–Teller (BET) teorisi, gaz moleküllerinin yüzeye zayıf van der Waals 

etkileĢimleriyle fiziksel adsorpsiyonunu dikkate alır (Brunauer et al. 1938). Teori; 

malzemelerin spesifik yüzey alanlarını ölçmede kullanılabilecek bir yöntem olarak 

geniĢletilmiĢtir. Fotokataliz proseslerinde yüzey alanının bilinmesi önemlidir. Çünkü 

katalizörün yüzey alanı ne kadar yüksek ise birim alan baĢına potansiyel aktif merkez 

sayısı da o kadar yüksek olur, bu da fotokatalitik aktivitede artıĢ sağlar. Gaz 

moleküllerinin katı yüzeyinde tek tabaka halinde adsorpsiyonunu dikkate alan 

Langmuir teorisinden uyarlanarak geliĢtirilen BET teorisi, çok tabakalı adsorpsiyona 

müsaade eder ve aĢağıdaki denklem kullanılarak hesaplama yapılır. 

BET denklemi; 

m 0 m0
a

1 (c 1) p 1

v c p v cp
v 1

p

 
  

    
  

  

  (3.8) 

Burada; va, standart sıcaklık ve basınçta (STP) adsorplanan gazın hacmini, p ve p0, 

fiziksel olarak adsorplanmıĢ gazın (çoğunlukla azot, N2) yaklaĢık 195.5°C’deki kısmi 

buhar basıncı ve doygunluk buhar basıncını, c, BET sabitini ve vm, tek tabaka 

oluĢturmak için hacim baĢına adsorplanmıĢ gaz miktarını göstermektedir. 
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BET sabiti (c); 

1 L(E E )

RTc e


   (3.9) 

 

ile hesaplanır. Burada E1 ilk tabakanın adsorpsiyon ısısı ve EL sonraki tabakalar için 

adsorpsiyon (yoğunlaĢma) ısısına karĢılık gelir. 

1/va[(p0/p)–1] değerlerinin p/p0’a karĢı grafik edilmesi ile elde edilen doğrunun eğimi 

(c–1)/vmc’yi, kayması ise 1/vmc değerini verir. Grafik eğrisi 0p
0.01 0.3

p

 
  
 

 aralığında 

doğrusallık gösterir. 

BET spesifik yüzey alanı aĢağıdaki denklemde verilmiĢtir; 

m A
BET

v N a
S

m 22400
  (3.10) 

Burada S, spesifik yüzey alanı (m
2

 g
–1

), NA, Avogadro sayısı, a, tek adsorbat 

molekülünün etkin kesit alanı (m
2
), m ise, adsorbentin kütlesini (g) göstermektedir. 

Pratik bakıĢ açısından, spesifik yüzey alanı için bir değer elde etmek gerçekte çok daha 

basittir. Çünkü yazılım yukarda otomatik olarak hesaplanabilen yüzey alanı analizcisine 

eĢlik eder. Gerekli olan Ģey örnek kütlesinin kesin olarak ölçülebilmesi ve doğrusallık 

noktasının doğru Ģekilde seçilmesidir. Doğrusallık (en iyi uyan çizgi) korelasyon 

katsayısının (R–faktörü) mümkün olduğu kadar bire yakın olmasını (≥0.999) sağlayan 

deneme yanılma iĢlemleri ile iyileĢtirilebilir. 

Örneklerin yapısal özellikleri, Gemini 2385 azot adsorpsiyon cihazı (Micromeritics 

Instruments, ABD) ile 77 K’deki N2 adsorpsiyon–desorpsiyon izotermlerinden 

faydalanarak ve BET ve Barrett–Joyner–Halenda (BJH) yöntemlerini kullanmak 

suretiyle tayin edildi. Bunun için, öğütülmüĢ örnekler borosilikat viyaller içerisine 
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yerleĢtirildi. Adsorpsiyon izotermleri artan bağıl basınçla (p/p0) katalizör yüzeyine 

adsorplanan azot miktarını ölçerek elde edildi. Ayrıca, azalan basınca bağlı olarak 

katalizör yüzeyinden uzaklaĢan azot miktarından desorpsiyon izotermleri elde edildi. R
2
 

değerleri (doğrusal regresyon) tüm örnekler için mümkün olduğu kadar bire yakın 

olacak Ģekilde (≥0.9998) ayarlandı. 

3.6.5. Fourier dönüşüm infrared spektroskopisi (FTIR) 

Katalizörde mevcut olan fonksiyonel grupları tanımlamak, örnekteki bileĢen iyonlarının 

miktarını ve türünü belirlemek için FTIR kullanılabilir. Bu spektroskopik yöntemde, 

infrared ıĢınları örnek içerisinden geçirilir. Bu ıĢınların bazıları örnek tarafından 

absorplanırken bazıları ise iletilir. Örneğin, parmak izinden elde eden spektrum 

moleküler absorpsiyon ve iletimi gösterir. Bundan baĢka, absorpsiyon pikleri örneğin 

atomlarının bağları arasındaki titreĢim frekanslarına karĢılık gelir. Bu çalıĢmada, 

örneklerin spektrumu KBr pelet tekniğini kullanarak 1 cm
–1 

çözünürlükte ve 4000–400 

cm
–1

 dalga sayısı aralığında, Tensor 27’de, Bruker (Almanya) alınmıĢtır. Veriler, FTIR 

spektroskopi spektrum yazılım 5.0 versiyonu kullanarak elde edilmiĢtir. 0.01 g örnek 

içeren örnek ve KBr katı karıĢımı homojen Ģekilde karıĢtırıldı ve pelet elde etmek için 

sıkıĢtırıldı. Daha sonra infrared ıĢın demeti pelet içerisinden geçirildi. Örnekteki 

moleküller kimyasal bağlarının karĢılık geldiği titreĢim frekansına sahip fotonları 

absorplar. Bir dedektörle örnekteki fonksiyonel grupların tipini tanımlamak için parmak 

izi olarak kullanılan dalga sayısı geçirgenlik vs. gösteren infrared spektrumunu çizmek 

için iletilen ıĢınların Ģiddeti ölçülür (Neena Jaggi and Vij 2006). 

3.6.6. X–ışını Floresansı (XRF) 

Yüksek enerjili elektronlarla veya diğer X–ıĢını ya da ıĢın fotonlarıyla bombardıman 

edilerek uyarılan bir malzemenin karakteristik X–ıĢınları veya sekonder X–ıĢınlarını 

yaymasıdır. Eğer söz konusu parçacık yeteri kadar yüksek enerjiye sahipse orbital 

elektronunu hedef atomun iç kabuğunun dıĢarısına çıkarabilir. BoĢluğu doldurmak için 

iki kabuğun bağlanma enerjisi farkına eĢit enerjili fotonu yayarak yüksek kabuktaki 
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elektronlardan biri iç kabuğa geçer. X–ıĢını floresansı farklı enerjilerdeki X–ıĢınlarının 

emisyon spektrumunu meydana getirir. Bu emisyon spektral çizgileri hedef elemente 

bağlıdır ve buna karakteristik veya floresan X–ıĢınları denir. Bu spektrumları, pik 

enerjisini elementin bağlanma enerjisiyle karĢılaĢtırarak elementleri tanımlamak için 

kullanabiliriz (Verma 2007). Bu çalıĢmada, örneklerin kimyasal bileĢimi XRF (Rigaku 

ZSX Primus II, Japonya) kullanılarak belirlendi. 

3.7. Analitik Metodlar 

3.7.1. İlaçların maksimum absorbans değerlerinin belirlenmesi  

ÇalıĢmamızda TiO2/MMT fotokatalizörü eĢliğinde fotokataliz ve fotokatalitik ozonlama 

prosesleriyle sulu çözeltilerden SĠP’in bozunması ayrıntılı olarak incelenmiĢtir. Bunun 

dıĢında, MET, SĠP ve APAP olmak üzere üç ilaç karıĢımının bir arada fotokatalitik 

ozonlama prosesiyle bozunması çalıĢılmıĢtır. Bu ilaçların fotokataliz ve fotokatalitik 

ozonlama prosesleriyle bozunma verimini belirlemek için ilk olarak kalibrasyon 

grafikleri oluĢturulmuĢtur. Bu amaçla ilaçların UV–vis bölgesinde maksimum pik 

verdiği dalga boyları belirlenmiĢtir. Bunun için konsantrasyonu 20 mg L
–1

 olarak 

hazırlanan her bir ilaç çözeltisinin absorpsiyon spektrumu 200 ile 800 nm aralığında 

tarama yapılarak alınmıĢtır. Elde edilen spektrum grafikleri ġekil 3.2 a, b ve c’de 

verilmiĢtir. Spektrum grafiklerinden maksimum dalga boyu (λmax), MET, SĠP ve APAP 

için sırasıyla, 320, 276 ve 242 nm olarak bulunmuĢtur. 
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Şekil 3.2. (a) MET, (b) SĠP ve (c) APAP ilaçlarının absorpsiyon spektrumları 
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Ayrıca, bu araĢtırma çalıĢmasının üçüncü bölümünde kirletici madde olarak seçilen 

MET, SĠP ve APAP’tan oluĢan üç ilaç karıĢımının fotokatalitik ozonlama prosesiyle eĢ 

zamanlı bozunması incelenmiĢtir. Üç ilacın tek baĢına ve bir arada iken alınan 

absorpsiyon spektrumları ġekil 3.3’te görülmektedir. PLS yöntemi kullanılarak her üç 

maddenin konsantrasyon profili karıĢıma ait veri matrisinden çıkarılarak bulunmuĢtur. 

 

Şekil 3.3. MET, SĠP ve APAP ilaç maddelerinin tek ve karıĢım halinde iken elde edilen 

absorpsiyon spektrumları (C0 = 20 mg L
–1

)  

3.7.2. SİP Miktarının Belirlenmesi 

Reaksiyonlarda SĠP bozunma verimi UV–vis spektrofotometresiyle spektrofotometrik 

olarak belirlenmiĢtir. Maksimum pik verdiği dalga boyu 276 nm olarak belirlenen 

SĠP’in kalibrasyon grafiğini oluĢturmak için, saf suyla 5, 10, 15, 20 ve 25 mg L
–1

 

konsantrasyonlarında hazırlanan 100 mL’lik SĠP çözeltilerinin 276 nm’deki absorbans 

değerleri okunmuĢ ve konsantrasyona karĢı okunan absorbans değerleri grafik edilerek 

hazırlanan kalibrasyon eğrisi ġekil 3.4’te verilmiĢtir. Grafikten, kalibrasyon denklemi y 

= 0.0775x + 0.0109 olarak elde edilmiĢtir. Burada y, okunan absorbans değerini, x ise 

karĢılık gelen SĠP konsantrasyon değerini göstermektedir. Deney sonunda % bozunma 

verimi hesaplanmıĢtır. 



167 
 

 

Fotokataliktik prosesle SĠP bozunma (%) veriminin hesaplanmasında aĢağıdaki 

denklem kullanılmıĢtır. 

0 t

0

C C
Bozunma verimi (%) 100

C


    (3.11) 

Burada C0 ve Ct sırasıyla, baĢlangıç ve t süre sonra SĠP konsantrasyonuna karĢılık 

gelmektedir. 

Fotokatalitik ozonlama prosesinde % bozunma verimi aĢağıdaki denklem kullanılarak 

hesaplanmıĢtır. 

0 t

0

A A
Bozunma verimi (%) 100

A


    (3.12) 

Bu denklemde A0, SĠP’in iĢleme tabi tutulmadan önceki baĢlangıç absorbans değerini, 

At da onun herhangi bir andaki absorbans değerini göstermektedir.  

 

Şekil 3.4. SĠP ilaç etken madesinin kalibrasyon eğrisi 
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3.8. Bozunma Deneylerinin Yapılması 

3.8.1. Fotokatalitik prosesle SİP bozunma reaksiyonlarının yapılması 

Sulu çözeltilerden fotokatalitik prosesle SĠP bozunması ġekil 3.5’te Ģematik olarak 

verilen laboratuvar ölçekli sistemle gerçekleĢtirilmiĢtir. Katalizör olarak sentezlemiĢ 

olduğumuz TiO2/MMT fotokatalizörü kullanılmıĢ ve aktivitesi TiO2 ile 

karĢılaĢtırılmıĢtır. Fotokataliz deneylerinin yapıldığı sistem, manyetik karıĢtırıcı üzerine 

oturtulmuĢ reaksiyonların gerçekleĢtiği musluklu reaktör ve kuvars tüp içinde yer alan 

UV lambasından oluĢmaktadır. Reaktör, 1 L hacminde olup borosilikat camdan 

yapılmıĢtır (uzunluk: 37.5 cm, üst dıĢ/iç yarıçapı: 5.5/4.4 cm, alt dıĢ/iç yarıçapı: 7.9/7.1 

cm). Deneyler esnasında güneĢ ıĢığından etkilenmemesi için reaktörün dıĢ yüzeyi 

alüminyum folyo ile kaplanmıĢtır. UV ıĢın kaynağı olarak, 16 W UVA (uzunluk: 28.3 

cm), UVB (uzunluk: 28.7 cm) ve UVC (uzunluk: 24.3) lambaları kullanılmıĢ ve bu 

lambalar kuvars tüp içerisinde (uzunluk: 34.4 cm, dıĢ/iç yarıçapı: 3.3/3 cm) reaktör 

içine yerleĢtirilmiĢtir. Fotokataliz deneyleri 500 mL’lik çözeltilerde gerçekleĢtirilmiĢ, 

deneyler esnasında çözelti ortamı sürekli karıĢtırılmıĢtır. Katalizör miktarının 

incelendiği deneyler dıĢında, her deneyde 500 mL çözelti için 0.05 g TiO2/MMT 

miktarı sabit tutulmuĢtur. pH etkisinin incelendiği deneyler dıĢında tüm deneylerde 

doğal çözelti pH’ında (pH = 5) çalıĢılmıĢtır. pH ayarlamaları 0.1 M 

konsantrasyonundaki H2SO4 ve NaOH çözeltileriyle yapılmıĢ, ve pH değerleri Mettler 

Toledo marka pH metre kullanılarak okunmuĢtur. Arzu edilen baĢlangıç çözelti 

pH’ındaki ve belirli baĢlangıç konsantrasyonundaki SĠP içeren çözelti ilk olarak 

adsorpsiyonun dengeye gelmesi için 10 dk süreyle karıĢtırıldıktan sonra UV ıĢın 

kaynağı çalıĢtırılarak sisteme UV ıĢını gönderilmiĢtir. IĢın kaynağının etkisinin 

incelendiği deneyler dıĢında, deneylerde UVC ıĢını kullanılmıĢtır. Sisteme UVC ıĢını 

gönderilir gönderilmez fotokataliz reaksiyonu baĢlatılmıĢ olup, süreye bağlı olarak 

bozunma verimini değerlendirmek için, belirli aralıklarla reaktör musluğundan 5’er mL 

örnekler alınmıĢtır. Reaksiyonun ilerlemesini önlemek için az miktarda Na2SO3 ilave 

edilmiĢ santrifüj tüplerine alınan örnekler 10 dk 600 rpm’de karıĢtırıldıktan sonra 

bozunma verimini belirlemek için çözeltide bozunmadan kalan SĠP miktarı, Varian 
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Cary 100 UV–vis spektrofotometresiyle 276 nm’de absorbans değerleri okunmuĢ ve 

okunan absorbans değerinden hesaplama iĢlemine geçilmiĢtir. Deneylerde katalizör 

miktarı, SĠP baĢlangıç konsantrasyonu, baĢlangıç çözelti pH’ı, UV ıĢın kaynağının türü 

gibi parametrelerin etkisi incelenmiĢtir. Deneylerde incelenen parametreler ve karĢılık 

gelen değerleri Çizelge 3.5’te verilmiĢtir. Ayrıca prosesin mekanizmasını 

değerlendirmek için bazı inorganik tuzlar (inhibitör olarak NaCl, KI, Na2SO4 ve 

güçlendirici olarak NaHCO3 H2O2, KIO3 ve K2S2O8) SĠP/inhibitör oranı 1:1 molar 

oranında olacak Ģekilde reaksiyon ortamına ilave edilerek reaksiyon gerçekleĢtirilmiĢtir. 

Katalizörün rejenere edilerek tekrar kullanılabilirliğini değerlendirmek için, optimum 

Ģartlarda reaksiyon gerçekleĢtirildikten sonra suyla yıkanıp kurutulan fotokatalizörün 

aynı Ģartlarda aktivitesini kaybetmeden kaç kez kullanılabildiği araĢtırılmıĢtır. 

 

Şekil 3.5. Fotokatalitik proseslerde kullanılan reaktörün Ģematik gösterimi 
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Çizelge 3.5. Fotokatalitik prosesle SĠP bozunmasında incelenen parametreler ve karĢılık 

gelen değerleri 

Parametre Nicel değerleri 

Katalizör miktarı (g L
–1

) 0.025–0.15 

SĠP baĢlangıç konsantrasyonu (mg L
–1

) 5–25 

BaĢlangıç çözelti pH’ı 3–10 

UV ıĢın kaynağı UVA, UVB ve UVC 

Su matrisi Saf su, Atatürk üniversitesi alınan su örnekleri 

Radikal inhibitörü NaCl, KI, Na2SO4 ve NaHCO3 

Güçlendirici H2O2, KIO3 ve K2S2O8 

3.8.2. Fotokatalitik ozonlama deneylerinin yapılması 

Fotokatalitik ozonlama deneylerinin yapıldığı düzenek, ġekil 3.6’da Ģematik olarak 

görülmektedir. Sistem, oksijen ihtiyacını sağlayan oksijen tankı, ozon gazı akıĢ hızının 

kontrol edildiği flowmetre, gazın reaktör içerisinde dağılmasını sağlayan difüzer, 

reaksiyon esnasında reaktör içeriğinin karıĢmasını sağlayan manyetik karıĢtırıcı, 8 W 

nominal güce sahip UVA lambası, ozon jeneratörü ve reaksiyonların gerçekleĢtiği 

borosilikat cam reaktörden oluĢmaktadır. Kullanılan reaktör, fotokataliz deneylerinde de 

kullanılmıĢ olup aynı fiziksel özelliklere sahiptir. Reaktörün dıĢ yüzeyi güneĢ ıĢığına 

maruz kalmaması için alüminyum folyo ile kaplanmıĢtır. Fotokatalitik ozonlama 

deneyleri oda sıcaklığında gerçekleĢtirilmiĢtir. Her deney serisinde, jeneratör dengeye 

geldikten sonra arzu edilen konsantrasyondaki ozon gazı belirli konsantrasyondaki SĠP 

çözeltisi ve TiO2/MMT fotokatalizörünü içeren reaktöre bir difüzer aracılığıyla 

gönderilmiĢtir. Uygulamaya baĢlamadan önce oksijen gazı ayarı yapılıp ardından ozon 

jeneratörü çalıĢtırılarak sisteme ozon gazı verilmiĢtir. Ozon gazının giriĢ akıĢ hızı bir 

flowmetre aracılığıyla ayarlanıp kontrol edilmiĢtir. 1 ile 6 L saat
–1 

akıĢ hızlarında çözelti 

ortamına gönderilen ozon gazının çözünen miktarı indigo metoduyla belirlenmiĢ (Bader 

and Hoigné 1981) ve bu akıĢ hızlarına karĢılık gelen çözünmüĢ ozon konsantrasyonları 

Çizelge 3.6’da sunulmuĢtur. UV ıĢın kaynağı olarak kullanılan UVA lambası (uzunluk: 

28.3 cm) reaktörün orta kısmında yer alan olan kuvars tüp içerisinde yer almaktadır. 

Deneylerde 2 L saat
–1

’lik gaz akıĢ hızı sabit tutulmuĢtur. Her deney öncesinde reaktör 
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içeriği 10 dk UV ıĢını ve ozon gazı olmaksızın karıĢtırılarak adsorpsiyon dengesi 

kurulmuĢtur. Daha sonra ozon gazı giriĢi ve UV ıĢın kaynağı aynı anda sisteme dahil 

edilerek fotokatalitik ozonlama deneyleri baĢlatılmıĢtır. Her deneyde incelenen 

parametreye bağlı olarak, reaktör ortamına ilave edilen belirli baĢlangıç 

konsantrasyonundaki SĠP çözeltisi, 0.04g L
–1

 katalizör içeren (katalizör miktarı 

etkisinin incelendiği deneyler hariç), doğal pH değerindeki (çözelti baĢlangıç pH 

etkisinin çalıĢıldığı deneyler dıĢında) 500 mL çözeltiye 2 L saat
–1

’lik sabit gaz akıĢ 

hızındaki ozon gazı (ozon gazı akıĢ hızının etkisinin incelendiği deneyler dıĢında) 

gönderilerek, UVA ıĢını altında deneyler baĢlatılmıĢtır. Ġncelenen parametreler ve 

karĢılık gelen değerleri Çizelge 3.7’de özetlenmiĢtir. Süreye bağlı olarak SĠP 

bozunumunu incelemek için belirli aralıklarla alınan örnekler, ozon gazının etkisinin 

sürmemesi için az miktarda Na2SO3 içeren santrifüj tüplerine alındıktan sonra 600 

rpm’de santrifüjlenerek katalizör çözelti kısmından ayrılmıĢtır. Daha sonra çözeltideki 

SĠP miktarı Varian Cary 100 UV–vis spektrofotometresiyle 276 nm’de absorbans 

ölçümleri yapılarak belirlenmiĢtir. Reaksiyon mekanizması üzerine radikal türlerinin 

etkisini görebilmek amacıyla ortama SĠP/inhibitör oranı 1:1 olacak Ģekilde inorganik 

(NaF, Na2CO3, NaH2PO4, NaCl, KI, Na2SO4 ve NaNO3) ve organik (Kloroform, EDTA, 

t–bütil alkol, L–askorbik asit ve benzokinon) radikal inhibitörleri ilave edilerek 

optimum Ģartlarda deneyler yapılmıĢtır. Optimum Ģartlarda yapılan deneylerde, 

katalizörün aktivitesini kaybetmeden kaç kez kullanılabileceği değerlendirilmiĢtir. 

Bunun için her deney sonrası katalizör suyla yıkanıp kurutulduktan sonra tekrar 

kullanılarak optimum Ģartlarda deneyler yapılmıĢtır. Ayrıca, reaksiyon ara ürünlerini 

belirlemek için optimum Ģartlarda yapılan deneylerde belirlenen süreler sonrasında 

alınan örnekler GC–MS tekniği ile analiz edilmiĢtir. 
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Şekil 3.6. Fotokatalitik ozonlama proseslerde kullanılan reaktörün Ģematik gösterimi 

Çizelge 3.6. Farklı giriĢ akıĢ hızlarındaki ozonla çözünen ozon miktarı. Süre:30 dk 

Ozon gazı akış hızı 

(L saat
–1

) 

Çözünmüş ozon konsantrasyonu 

(mg L
–1

) 

1 0.04 

2 0.08 

3 0.12 

4 0.16 

5 0.21 

6 0.33 

 

  



173 
 

 

Çizelge 3.7. Fotokatalitik ozonlama yöntemiyle sulu çözeltilerden SĠP bozunmasında 

incelenen parametreler ve karĢılık gelen değerleri 

Parametre Nicel değerleri 

Katalizör miktarı (g L
–1

) 0.0050–0.08 

SĠP baĢlangıç konsantrasyonu (mg L
–1

) 5–25 

BaĢlangıç çözelti pH’ı 3–11 

Ozon gazı akıĢ hızı (L saat
–1

) 1–6 

Su matrisi 
Saf su, Atatürk üniversitesi ve 

PaĢapınarı’ndan alınan su örnekleri 

Radikal inhibitör Ġnorganik Radikal inhibitör 

Radikal inhibitör Organik Radikal inhibitör 

 

3.9. İyon analizi 

Gerçek su örneklerindeki anyon ve katyon analizi (Çizelge 3.3’e bkz.) USEPA–ICP 

Metodu ile bağlantılı olarak ölçümlenmiĢtir. Analiz; Dionex ICS–3000, iletkenlik 

dedektörü, dedektör olarak Dionex IonPac AS19 (4 mm × 250 mm) anyonlara ve 

katyonlara Dionex IonPac CS12A (4 mm × 250 mm), analitik ve koruma IC 

kolonu, bir Dionex AS–AP oto numuneden oluĢan bir ThermoScientific Dionex iyon 

kromatografi sistemi ile yürütülmüĢtür. 

3.10. GC–MS analizinin yapılması 

Fotokatalitik ozonlama prosesi ile ilaçların oksidasyonu ile oluĢan reaksiyon ara 

ürünleri, 30 m boyunda ve iç çapı 0.25 mm olan kapiler (kılcal damarlı) sütunlu Agilent 

6890, HP 5989A kütle dedektörüne bağlı ve EI iyonizasyon durumunda 70 eV’ta 

çalıĢan cihaz kullanılarak belirlenmiĢtir. Bu amaçla, analiz için alınan örneklerin seçimi 

Ģu Ģekilde yapılmıĢtır. Ġlaçların her biri 20 mg L
–1

 konsantrasyonunda hazırlandıktan 

sonra SĠP’in fotokatalitik ve fotokatalitik ozonlama prosesleriyle bozundurulması ve 

MET, SĠP ve APAP çözeltilerinden oluĢan karıĢımın fotokatalitik ozonlama prosesiyle 

eĢ zamanlı bozundurulması çalıĢılmıĢtır. Optimum Ģartlarda gerçekleĢtirilen deneylerde; 

SĠP’in fotokatalitik bozundurulması için yapılan deneyde 20 dk sonra, fotokatalitik 
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ozonlama ile bozundurulması için yapılan deneyde 15 dk sonra ve üç ilaç karıĢımının 

fotokatalitik ozonlama prosesi ile bozundurulması için yapılan deneyde 6 dk sonra 

alınan örnekler GC–MS analiz tekniği ile incelenmiĢtir. Bu analiz iĢleminde, her proses 

için belirlenen reaksiyon süresi sonunda alınan 100 mL’lik örnekler santrifüjlenerek 

katalizörden ayrılmıĢtır. Her bir örnek için ayrı olmak üzere, berrak kısım bir ayırma 

hunisine alınarak, 30 mL dietil eter ile ekstraksiyon iĢlemine tabi tutulmuĢtur. ĠĢlem 

sonunda su fazı (alttaki faz) tekrar ekstraksiyon yapılmak üzere ayrı bir behere alınmıĢ 

ve organik fazdan ayrılmıĢtır. Bu iĢlem üç kez yapılmıĢ organik fazlar birleĢtirilmiĢtir. 

Toplanan organik fazlar buharlaĢtırılarak çözücü uzaklaĢtırılmıĢ, kalan katı 60°C’de su 

banyosunda karıĢtırılarak ısıtmak suretiyle 100 μL N,O–Bis(trimetilsilil)–asetamit 

içinde çözündürülmüĢtür. Bu yolla elde edilen silanlanmıĢ ürünler GC–MS ile Ģu 

Ģekilde analiz edilmiĢtir. Cihazın giriĢ, transfer çizgisi ve dedektör sıcaklıkları sırasıyla, 

250, 250 ve 300°C’tır. BaĢlangıç sıcaklığı olan 50°C’de 4’dk tutulan örneğin sıcaklığı, 

8°C/dk’lık ısıtma hızıyla 300°C’ye ısıtılmıĢ burada 4’dk tutulmuĢtur (Fathinia and 

Khataee 2015). 

3.11. Ozon konsantrasyonunun belirlenmesi 

Fotokatalitik ozonlama prosesinde, sisteme gönderilen belirli akıĢ hızlarındaki ozonun 

suda çözünen konsantrasyonunu belirlemek için Ġndigo yöntemi kullanıldı (Bader and 

Hoigné 1981; Bader 1982). Yöntemin esası, 5,5,7–Ġndigo–Sülfat (Ġndigo) indikatörünün 

asitli ortamda çözünmüĢ ozonla muamele edilmesi sonucunda çözeltinin mor renginin 

Ģiddetinin kaybolmasına dayanmaktadır. ÇözünmüĢ ozon konsantrasyonu 

spektrofotometrik olarak 600 nm’de absorbans ölçümleri yapılarak belirlenmektedir. 

Çözelti ortamında bulunabilecek H2O2 ve diğer organik peroksitlerin indigo çözeltisiyle 

vermiĢ olduğu reaksiyon çok yavaĢ olduğundan, bunların tayin üzerine yaptığı 

perdeleme etkisi ihmal edilebilir düzeydedir.  
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3.11.1.a. Çözeltilerin hazırlanması 

i. Stok İndigo Çözeltisi: 770 mg 5,5,7–Ġndigo–Sülfat indikatörü ve 1 mL deriĢik 

fosforik asit çözeltisi 1000 mL’lik balon joje içerisine alınır. Bir miktar saf suda 10 

dakika karıĢtırarak çözünmesi sağlandıktan sonra hacmi saf suyla 1000 mL’ye 

tamamlanır. 

ii. İndigo Çözeltisi (I): 10 g mono sodyum fosfat, 20 mL stok indigo çözeltisi ve 7 mL 

deriĢik fosforik asit çözeltisi alınır hacmi saf suyla 1000 mL’ye tamamlanır. 

iii. İndigo Çözeltisi (II): 10 g mono sodyum fosfat, 100 mL ana indigo çözeltisi ve 7 

mL deriĢik fosforik asit çözeltisi alınır hacmi saf suyla 1000 mL’ye tamamlanır. 

 3.11.2.b. Deneyin yapılışı 

Farklı konsantrasyon aralıkları için hazırlanmıĢ indigo çözeltileriyle çözünmüĢ ozon 

konsantrasyonunu belirlemek uygulanan yöntem aĢağıda verilmiĢtir. 

(a) 0.01 ile 0.1 mg L
–1

 aralığındaki O3 konsantrasyonu için; 

Bu aralıktaki çözünmüĢ ozon konsantrasyonunu belirlemek için, 100 mL’lik iki balon 

jojeye 10’ar mL indigo (I) çözeltisinden ilave edildikten sonra balonların hacmi biri saf 

suyla diğeri ise ozon içeren çözelti ile 100 mL’ye tamamlanarak 600 nm’de absorbans 

değerleri okunur. 

(b) 0.01 ile 0.1 mg L
–1

 aralığındaki O3 konsantrasyonu için; 

100 mL’lik iki balon jojesine 10’ar mL indigo (II) çözeltisinden ilave edildikten sonra 

balonların hacmi biri saf suyla diğeri ise ozon içeren çözelti ile 100 mL’ye 

tamamlanarak 600 nm’de absorbans değerleri okunur. 
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(c) O3 konsantrasyonu 0.3 mg L
–1

’nin üzerinde olduğunda, 

Burada yapılan deney, b basamağındaki gibidir. Fakat ozon konsantrasyonunun 

artmasına bağlı olarak reaktörden tayin edilmek üzere alınan çözeltinin hacmi azaltılır.  

3.11.3.c. Kalibrasyon grafiğinin elde edilmesi 

Ozon kararsız bir gaz olduğundan, ölçüm ve kalibrasyon eğrisinin hazırlanması belirli 

aralıkta indigo indikatörü içeren çözeltilerle yapılır. Uygulanan yöntemde, çözünmüĢ 

ozon konsantrasyonu iyodometrik yönteme göre belirlenir. Kalibrasyon eğrisinden elde 

edilen ƒ katsayısı kaynaklarda 0.42 + 0.01 cm mg
–1

 L
–1

 O3 Ģeklinde rapor edilmiĢtir 

(Bader and Hoigné 1981; Bader 1982). 

 Çözünen ozon konsantrasyonu 3.13 Denklemine göre belirlenir. 

1

3

100 ΔA
mg O L

f b V
  (3.13) 

Burada; ΔA, ozon içeren çözelti ve ozon içermeyen çözeltilerin absorbansları arasındaki 

farkı; b, absorbans ölçümünde kullanılan küvetin cm cinsinden uzunluğu, V, reaktörden 

ozon miktarını belirlemek amacıyla alınan çözeltinin mL olarak hacmini 

göstermektedir. ƒ kalibrasyon grafiğinin oluĢturulmasıyla elde edilen deneysel faktör 

olup, çalıĢtığımız konsantrasyon aralığında 0.42 değeri uygun standart değer olarak 

alınmıĢtır. ÇalıĢmamızda ozon konsantrasyonu 0.01 ile 0.1 mg L
–1

 aralığında yer 

aldığından b yöntemi uygulanmıĢ ve çözünmüĢ ozon konsantrasyonu 3.14 Denklemine 

göre hesaplanmıĢtır. 

3.12. TiO2/MMT için pHzpc değerinin belirlenmesi 

TiO2/MMT nanokompoziti için yükün sıfır olduğu pH değerini (pHzpc) belirlemek için, 

1M konsantrasyonunda 500 mL NaCl çözeltisi hazırlandıktan sonra, çözelti 8 parçaya 
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ayrılmıĢtır. Çözeltilerin pH’ı 1 mol L
–1

 NaOH ve H2SO4 kullanılarak 3–10 arasında 

değiĢen pH değerlerine ayarlanmıĢtır. pH’ı ayarlanmıĢ her bir çözeltiye 0.2 g 

TiO2/MMT katalizörü ilave edilerek oda sıcaklığında 48 saat karıĢtırılan çözeltilerin son 

pH değeri okunduktan sonra, son pH değerleri baĢlangıç pH’ına karĢı grafik edilmiĢtir 

(Bessekhouad et al. 2004). pHson ve pHbaĢlangıç eğrilerinin kesiĢtiği nokta, pHzpc olarak 

kaydedilmiĢtir (ġekil 3.7). ġekil 3.7’den TiO2/MMT nanokompozitinin pHzpc değeri 8.4 

olarak belirlenmiĢtir. Bu değer, pH 8.4’ün altında TiO2/MMT yüzeyinin pozitif yüklü 

üstünde ise negatif yüklü olduğu anlamına gelmektedir.  

 

Şekil 3.7. TiO2/MMT nanokompozitinin için sıfır yük noktası (pHzpc)  

3.13. Elektrik Enerjisinin Belirlenmesi 

SĠP’in fotokatalitik prosesle bozundurulması esnasında her bir deney serisi için gereken 

elektrik enerjisi (m
3
 baĢına kWs) aĢağıdaki denklemden hesaplandı (Bolton et al. 2001): 

el
EO

0

P t 1000
E

[C]
V 60 log

[C]

  (3.14) 
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göz

0

[C]
ln k t

[C]
  (3.15) 

Burada; Pel, ĠOP sistemine giriĢ gücü (kW), kgöz, yalancı birinci derece reaksiyon hız 

sabiti (dk
−1

), t, ıĢınlama süresi (dk), V, reaktördeki çözeltinin hacmi (L), ve [C]0 ve [C] 

baĢlangıç ve t süre sonraki SĠP konsantrasyonlarını göstermektedir. Her bir proses için 

kgöz, ln([C0]/[C])’nin reaksiyon süresine karĢı çizilen grafiğin eğiminden 

hesaplanmaktadır. Reaktörde gerçekleĢen yalancı birinci derece reaksiyon için 

EEO aĢağıdaki gibi hesaplanabilir (Bolton et al. 2001): 

el
EO

göz

38.4 P
E

V k
  (3.16) 

3.14. CCD kullanılarak fotokatalitik ozonlama prosesiyle kirletici ilaç 

karışımlarının bozundurulması işleminin optimizasyonu ve modellenmesi 

Bu çalıĢmada, cevap yüzey yönteminde yaygın olarak kullanılan merkezi kompozit 

tasarım (CCD) yöntemi, MET, SĠP ve APAP ilaç karıĢımlarının, fotokatalitik ozonlama 

prosesiyle bozunmasının optimizasyonu ve modellemesi için kullanılmıĢtır. Bu 

tasarımda dikkate alınan parametre sayısına göre deney sayıları farklı olacaktır. 

Belirtilen ilaç maddelerinin fotokatalitik ozonlama prosesiyle bozundurulması ve 

prosesin modellenmesi üzerine parametrelerin etkisini incelemek amacıyla; her üç ilaç 

maddesinin baĢlangıç konsantrasyonu (mg L
–1

), çözeltiye gönderilen ozon gazı akıĢ hızı 

(L saat
–1

) ve reaksiyon süresi (dk) olmak üzere beĢ parametre incelenmiĢtir. Ardından 

Design Expert (versiyon 10.0.1) yazılımında bu beĢ faktöre göre deney tasarımına 

geçildi ve yazılım tarafından merkez noktasında beĢ kez tekrarlanan 47 deney önerildi. 

Parametrelerin sınır aralıkları, modelleme için kullanılan düzeyler ve fotokatalitik 

ozonlama prosesinin optimize edilmesi Çizelge 3.8’de verilmiĢtir. 
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Çizelge 3.8. Deneysel tasarım değiĢkenlerinin kodlanmıĢ ve gerçek değerleri 

DeğiĢkenler 
Aralıklar ve Düzeyler 

–2 –1 0 +1 +2 

MET baĢlangıç konsantrasyonu, mg L
–1

 (X1) 5 10 15 20 25 

SĠP baĢlangıç konsantrasyonu, mg L
–1

 (X2) 5 10 15 20 25 

APAP baĢlangıç konsantrasyonu, mg L
–1

 (X3) 5 10 15 20 25 

Ozon gazı akıĢ hızı, L saat
–1

, mg L
–1

 (X4) 2 4 6 8 10 

Süre, dk (X5) 3 6 9 12 15 

 

Ġkinci derece 3.17 Denklemi CCD sonuçlarını oluĢturmak için uygulandı. Cevap 

değiĢkenleri (Y1, Y2, ve Y3) ve bağımsız değiĢkenler (X1’den X5’e) arasındaki iliĢkiyi 

açıklamak için ikinci dereceden tahmini ifadeleri içeren bu eĢitlik aĢağıdaki gibidir. 

k k k
2

0 i i ii i ij i j

i 1 i 1 1 i j

Y β β X β X β X X ε  (3.17) 

Burada; Y, tahmini cevabı, β0, bir sabiti, βi, βii ve βij sırasıyla, Xi ve Xj faktörlerinin 

lineer, ikinci derece ve karĢılıklı etkilerini ve ɛ, kalıntı terimi ifade etmektedir.  

 Fotokatalitik ozonlama prosesi için tasarlanan deneyler Çizelge 3.9’da verilmiĢtir. 
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Çizelge 3.9. Fotokatalitik ozonlama prosesi ile MET, SĠP ve APAP ilaç karıĢımının 

bozundurulmasında CCD yöntemiyle tasarlanan deneylerin listesi 

No. 
[MET]0  

(mg L
–1

) 

[SİP]0  

(mg L
–1

) 

[APAP]0  

(mg L
–1

) 

Ozon gazı akış  

hızı (L saat
–1

) 

Süre 

(dk) 

1 –1 +1 –1 +1 –1 

2 0 0 0 –2 0 

3 0 0 0 0 0 

4 –1 –1 –1 –1 –1 

5 0 0 0 0 0 

6 –1 –1 +1 +1 +1 

7 0 0 –2 0 0 

8 +1 –1 –1 +1 +1 

9 –1 –1 –1 +1 +1 

10 +1 +1 +1 +1 +1 

11 +1 +1 –1 –1 –1 

12 +2 0 0 0 0 

13 –1 +1 –1 –1 –1 

14 –1 +1 +1 +1 –1 

15 –1 +1 +1 +1 +1 

16 0 +1 0 +2 0 

17 +1 –1 –1 –1 –1 

18 0 0 0 0 +2 

19 +1 +1 +1 –1 –1 

20 0 0 0 0 0 

21 +1 +1 +1 –1 +1 

22 –1 –1 +1 –1 –1 

23 +1 +1 –1 –1 +1 

24 –1 –1 –1 –1 +1 

25 –1 +1 –1 –1 +1 

26 0 0 0 0 0 

27 +1 +1 +1 +1 –1 

28 +1 –1 –1 +1 –1 

29 +1 +1 –1 +1 +1 

30 –1 –1 –1 +1 –1 

31 0 0 0 0 –2 

32 0 0 +2 0 0 

33 –1 –1 +1 –1 +1 

34 +1 –1 –1 –1 +1 

35 –1 –1 +1 +1 –1 

36 +1 –1 +1 –1 +1 

37 –1 +1 –1 +1 +1 

38 +1 +1 –1 +1 –1 
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Çizelge 3.9 (Devam) 

No. 
[MET]0  

(mg L
–1

) 

[SİP]0  

(mg L
–1

) 

[APAP]0  

(mg L
–1

) 

Ozon gazı akış  

hızı (L saat
–1

) 

Süre 

(dk) 

39 +1 –1 +1 –1 –1 

40 0 +2 0 0 0 

41 +1 –1 +1 +1 +1 

42 +1 –1 +1 +1 –1 

43 0 0 0 0 0 

44 –2 0 0 0 0 

45 0 –2 0 0 0 

46 –1 +1 +1 –1 –1 

47 –1 +1 +1 –1 +1 

3.15. Kullanılan yazılımlar 

Design Expert (versiyon 10.0.1) yazılımı; CCD ile deney tasarımı ve prosesin çoklu 

cevap optimizasyonu için kullanıldı. OriginPro 2016 yazılımı; projedeki Ģekillerin 

çizilmesi için kullanıldı. Veriler üzerinde kemometrik iĢlem yapmak amacıyla, önce 

veriler txt dosyası formatında kaydedildi ve sonra Matlab’da uygulanabilen –m 

dosyasına dönüĢtürüldü. PLS yöntemlerini uygulama amacıyla Matlab 6.5 ortamında 

çok değiĢkenli kalibrasyon grafiği 1 (MVC1) programı kullanıldı. Ayrıca PLS ile ilgili 

bütün hesaplamalar Matlab 6.5 ortamında yapıldı. 
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4. ARAŞTIRMA BULGULARI ve TARTIŞMA 

4.1. MMT, TiO2 ve TiO2/MMT Nanokompozitinin Karakterizasyonu 

Katalizör olarak kullanmak üzere TiO2 ve TiO2/MMT bölüm 3.5’te anlatıldığı Ģekilde 

sentezlendi. Daha sonra sentezlenen TiO2 ve TiO2/MMT nanopartikülleri ile hammadde 

olarak kullandığımız MMT (K10) kili çeĢitli analitik yöntemler kullanılarak karakterize 

edildi. 

4.1.1. XRF analizi 

Hem kullanılan MMT kili hem de sentezlenen TiO2/MMT nanokompozitinin X–ıĢını 

floresansı (XRF) ile belirlenen kimyasal bileĢimi Çizelge 4.1’de verildi. 

Çizelge 4.1. MMT ve TiO2/MMT örneklerinin kimyasal bileĢimi 

Örnek Kimyasal bileşim (% ağırlık) 

 SiO2 Al2O3 Fe2O3 K2O MgO CaO Na2O TiO2 Diğerleri*  

MMT 66.90 13.80 2.75 1.65 1.58 0.29 0.15 0.44 12.44 

TiO2/MMT 28.30 7.58 1.55 0.883 0.670 0.161 2.27 58.50 0.086 

*Oksit bileĢikleri olarak S, P ve C  

Çizelge 4.1’den MMT’nin ana yapısının SiO2 ve Al2O3’den meydana geldiği, diğer 

bileĢenlerin (Fe2O3, K2O, MgO, CaO, Na2O ve TiO2) toplam miktarının %5’den daha az 

olduğu görülmektedir. Elde edilen TiO2/MMT nanokompozitinde TiO2 miktarının 

%58.5’e kadar artması, SiO2 ve Al2O3 miktarının dikkate değer ölçüde azalması, TiO2 

nanopartiküllerinin MMT’nin yüzeyinde veya tabakaları arasına yerleĢtiğini, önemli 

miktardaki TiO2 türlerinin hidrotermal iĢlem sonucunda MMT ile hibritleĢtiğini açıkça 

göstermektedir. 
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4.1.2. XRD analizi 

MMT, TiO2 ve TiO2/MMT’nin XRD difraktogramları alındı ve sonuçlar ġekil 4.1’de 

verildi. Dikey eksen kırınım ıĢık Ģiddetini, yatay eksen θ Bragg kırılma açısı olmak 

üzere 2θ’yı göstermektedir. ġekil 4.1 a’da 2θ = 5.77°, 19.89°, 35.01°, 61.79° ve 73.20° 

’de gözlenen difraksiyon pikleri, sırasıyla (001), (110), (105), (210) ve (300) hkl 

değerlerine karĢılık gelmektedir. Bulunan 2θ değerleri Bragg denkleminde (3.6 

Denklemi) yerine konularak, bu piklerden sorumlu olan atom düzlemleri arasındaki d 

mesafeleri, bulundu. Bulunan, 2θ ve d değerleri MMT’nin JCPDS no. 00–003–0010 

standart kartındaki değerler ile karĢılaĢtırıldı. Bu değerlerin birbiriyle uyumlu olduğu 

görüldü (Varadwaj et al. 2013; Zhang et al. 2014; Maiti et al. 2016). MMT için bulunan 

d mesafe değerleri ve atom düzlemleri Çizelge 4.2’de görülmektedir. Ayrıca, görüldüğü 

gibi 2θ = 20.86°, 26.66°, 36.54°, 45.84°, 50.12°, 60.03° ve 68.13°’de kuvars fazıyla 

iliĢkili olan refleksiyon pikleri sergilemektedir. Bunlara karĢılık gelen (hkl) değerleri 

söylenen sıraya göre (100), (101), (110), (201), (112), (211) ve (203) değerlerine sahip 

oldukları belirlendi(Milone et al. 2010; Zhang et al. 2014). XRD spektrumu (ġekil 4.1 

a) incelendiğinde piklerin d ve 2θ değerleri Çizelge 4.3’de verilen kuvars’ın standart 

kartındaki (JCPDS no. 00–046–1045) verilerle karĢılaĢtırıldığında uyumlu olduğu 

görüldü. ġekil 4.1 a’da görüldüğü gibi 2θ = 8.82°’de illit fazıyla iliĢkili olan refleksiyon 

piki ve buna karĢılık gelen (hkl) değeri (002) olduğu tespit edildi. (JCPDS no. 00–026–

0911) (Maiti et al. 2016). 
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Şekil 4.1. (devam) 



185 
 

 

 

Şekil 4.1. (a) MMT (b) TiO2 ve (c) TiO2/MMT nanokompoziti için XRD difraktogramı  

Çizelge 4.2. MMT için standart ve hesaplanan 2θ ve d değerleri 

Standart 2θ (°) Standart d (Å) Gözlenen 2θ (°) Hesaplanan d (Å) 

5.77 15.30 5.73 15.41 

17.37 5.10 17.31 5.12 

19.89 4.46 19.87 4.46 

20.78 4.27 20.92 4.25 

28.96 3.08 28.87 3.09 

32.41 2.76 32.47 2.76 

35.02 2.56 35.01 2.56 

35.89 2.50 35.80 2.50 

40.22 2.24 40.03 2.25 

54.23 1.69 54.24 1.69 

61.79 1.50 61.71 1.50 

73.33 1.29 73.20 1.29 

76.08 1.25 76.15 1.25 
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Çizelge 4.3. Kuvars için standart ve hesaplanan 2θ ve d değerleri 

Standart 2θ (°) Standart d (Å) Gözlenen 2θ (°) Hesaplanan d (Å) (hkl) düzlemi 

20.86 4.25 20.86 4.26 (100) 

26.64 3.34 26.66 3.34 (101) 

36.54 2.46 36.54 2.46 (110) 

39.46 2.28 39.45 2.28 (102) 

40.30 2.24 40.26 2.24 (111) 

42.45 2.13 42.43 2.13 (200) 

45.79 1.98 45.84 1.98 (201) 

50.14 1.82 50.12 1.82 (112) 

50.62 1.80 50.64 1.80 (003) 

54.87 1.67 54.78 1.67 (202) 

55.32 1.66 55.30 1.66 (103) 

57.23 1.61 57.30 1.61 (210) 

59.96 1.54 60.03 1.54 (211) 

64.03 1.45 63.99 1.45 (113) 

65.78 1.42 65.79 1.42 (300) 

67.74 1.38 67.77 1.38 (212) 

68.14 1.37 68.13 1.38 (203) 

68.32 1.37 68.31 1.37 (301) 

73.47 1.29 73.56 1.29 (104) 

75.66 1.25 75.72 1.26 (302) 

77.67 1.23 77.61 1.23 (220) 

79.88 1.20 79.89 1.20 (213) 

 

ġekil 4.1 b’de görüldüğü gibi 2θ = 25.32°, 37.01°, 37.89°, 38.59°, 48.04°, 53.98°, 

55.06°, 62.18°, 62.73°, 68.81°, 70.26°, 75.08°, ve 76.12° pikleri görülmektedir. Bunlara 

karĢılık gelen (hkl) değerleri söylenen sıraya göre (101), (103), (004), (112), (200), 

(105), (211), (213), (204), (116), (220), (215) ve (301) değerlerine sahip oldukları 

belirlendi. 2θ açı değerlerinin yarısı alınıp Bragg denkleminde (3.6 Denklemi) yerine 

konularak, bu piklerden sorumlu olan atom düzlemleri arasındaki d uzaklıkları bulundu. 
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Bulunan, 2θ ve d değerleri TiO2’nin (anataz) JCPDS no. 00–021–1272 standart 

kartındaki değerler ile karĢılaĢtırıldı. Bu değerlerin birbiriyle uyumlu olduğu görüldü ve 

uyguladığımız sentez yönteminin TiO2 sentezinde oldukça baĢarılı olduğunu ortaya 

koyuldu(Kandiel et al. 2010). TiO2 nanopartikülleri için bulunan d uzaklık değerleri ve 

atom düzlemleri Çizelge 4.4’te görülmektedir. TiO2 nanopartikülleri bütün 2θ’ya 

karĢılık gelen tanecik büyüklükleri için Scherrer denklemi (3.7 Denklemi) kullanıldı. Bu 

değerler Çizelge 4.4’te verilmiĢtir. TiO2 örneğinde brokitin varlığı, 30.85°’de yer alan 

ve anataz veya rutil gibi diğer piklerle üst üste çakıĢmanın olmadığı (121) difraksiyon 

pikinden kolayca anlaĢılabilir. Sadece anataz ve brokit içeren bir örnek için anatazın 

ağırlık kesri (WA) aĢağıdaki denklemden hesaplanabilir.  

A A
A

A A B B

k I
W

k I k I



  (4. 1) 

Burada; kA ve kB katsayıları sırasıyla, 0.886 ve 2.721 değerlerinde olup, IA ve IB 

sırasıyla, anataz (101) ve brokit (121) piklerinin integre Ģiddetini sergilemektedir 

(Zhang and Banfield 2000; Gai et al. 2012). ġekil 4.1 b’deki XRD difraktogramından 

görüldüğü gibi, TiO2 katalizörü %29.59 oranında brokit fazı içermekte olup, ortalama 

kristal boyutu 35.6 nm’dir. 

X–ıĢını çalıĢmalarından elde edilen sonuçlar, TiO2 nanopartikülü tetragonal fazda 

kristalleĢtiğini gösterdi. Tetragonal kristal yapının birim hücreleri a b c   ve 

düzlemler arası uzaklık, 

 
hkl

2
2 2 2

2

a
d

ah k l
c



 

  (4.2) 

denklemi ile karakterize edilir (Cullity and Stock 2001). TiO2 nanopartikülü için elde 

edilen X–ıĢını kırınım deseninde bulunan (hkl) = (101) düzlemi ve d = 3.51 Å değeri 

yukarıdaki denklemde yerine yazılarak a, b ve c örgü parametreleri sırasıyla, 3.7851, 
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3.7851 ve 9.3768 Å olarak bulundu. Bu değerler TiO2’nin JCPDS no. 00–021–1272 

kartındaki verilen standart (a = 3.7852 Å), (b = 3.7852 Å) ve (c = 9.5139 Å) değerleri 

ile uyum içindedir. Bu da bize TiO2 nanopartikülün çok iyi yapıda tetragonal olduğunu 

göstermektedir. 

Çizelge 4.4. TiO2 nanopartikülün bazı yapısal özellikleri 

Standart 

2θ (°) 

Standart 

d (Å) 

Gözlenen 

2θ (°) 

Hesaplanan 

d (Å) 

(hkl) 

düzlemi 

FWHM 

(°2θ) 

D 

(nm) 

25.28 3.52 25.32 3.51 (101) 0.3320 25.3 

36.94 2.43 37.01 2.43 (103) 0.2556 32.8 

37.80 2.37 37.89 2.37 (004) 0.2983 28.2 

38.57 2.33 38.59 2.33 (112) 0.3521 23.9 

48.05 1.89 48.04 1.89 (200) 0.3372 25.8 

53.89 1.69 53.98 1.70 (105) 0.3246 27.5 

55.06 1.66 55.06 1.67 (211) 0.2688 33.3 

62.12 1.49 62.18 1.49 (213) 0.0010 Maksimum 

62.63 1.48 62.73 1.48 (204) 0.1799 51.7 

68.76 1.36 68.81 1.36 (116) 0.1849 52.1 

70.31 1.33 70.26 1.34 (220) 0.0496 195.8 

75.03 1.26 75.08 1.26 (215) 0.0652 153.7 

76.02 1.25 76.12 1.25 (301) 0.0900 112.1 

 
ġekil 4.1 c’de TiO2/MMT nanokompozitinin X–ıĢını spektrum deseni gösterildi. 

ġekilde bulunan difraksiyon deseni sırasıyla, TiO2’in (anataz) JCPDS no. 00–021–1272, 

MMT’nin JCPDS no. 00–003–0010 ve kuvars’ın JCPDS no. 00–046–1045 nolu 

standart kartlarındaki difraksiyon değerlerine yakındır. ġekil 4.1 c’deki 2θ = 20.74°, 

35.02°, 54.18° ve 61.87°’deki pikler MMT’nin karakteristik pikleridir. ġekilden 

görüldüğü gibi piklerin Ģiddetinde azalma olduğu ve kaydığı anlaĢılmaktadır. Bunun 

dıĢında TiO2/MMT’nin XRD difraktogramında 2θ = 25.27°, 36.94°, 37.80°, 48.09°, 

55.12° ve 75.01°’deki karakteristik pikler TiO2’nin anataz fazının varlığını gösteren 

piklerdir ve buda TiO2’nin MMT yüzeyinde immobilizasyonunun gerçekleĢtiğini açıkça 

göstermektedir (Miao et al. 2006; Chen et al. 2012). TiO2/MMT nanokompozitin’de 
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TiO2 nanopartikülleri için bulunan d uzaklık değerleri ve atom düzlemleri Çizelge 4.5’te 

görülmektedir. 

Çizelge 4.5. TiO2/MMT nanokompozitinde TiO2 nanopartikülünün bazı yapısal 

özellikleri 

Standart 

2θ (°) 

Standart 

d (Å) 

Gözlenen 

2θ (°) 

Hesaplanan 

d (Å) 

(hkl) 

düzlemi 

FWHM 

(°2θ) 

D 

(nm) 

25.28 3.52 25.27 3.52 (101) 0.33937 20.7 

36.94 2.43 36.94 2.43 (103) 0.8481 9.9 

37.80 2.37 37.80 2.37 (004) 0.4017 20.9 

48.05 1.89 48.09 1.89 (200) 0.0635 137 

55.06 1.66 55.12 1.66 (211) 0.1993 45 

75.03 1.26 75.01 1.26 (215) 0.0900 101.2 

 

Saf MMT ve TiO2/MMT nanokompozitinde MMT’nin parçacık boyutu, 2θ = 26.66° ve 

26.85°’deki piklerden, Debye–Scherrer denklemi (3.7 Denklemi) kullanılarak sırasıyla, 

31.7 nm ve 29.6 nm olarak belirlendi. Sentezlenen TiO2 ve TiO2/MMT 

nanokompozitinde TiO2 kristallerinin boyutu yine aynı denklem kullanılarak 

hesaplandı. Bunun için XRD difraktogramlarından TiO2’nin karakteristik anataz kristal 

yapısını gösteren TiO2 için 2θ = 25.32° ve TiO2/MMT için ve 2θ = 25.27°’deki pikler 

kullanıldı ve TiO2’in kristal boyutunun TiO2’de ve TiO2/MMT nanokompozitinde 

sırasıyla, yaklaĢık 25.3 nm ve 20.7 nm olduğu bulundu. X–ıĢını çalıĢmalarından elde 

edilen sonuçlar, TiO2/MMT nanokompozitinde TiO2 nanopartikülü tetragonal fazda 

kristalleĢtiğini gösterdi. TiO2/MMT nanokompoziti için elde edilen X–ıĢını kırınım 

deseninde bulunan (hkl) = (101) düzlemi ve d = 3.52 Å değeri yukarıdaki denklemde 

(4.2 Denklemi) yerine yazılarak a, b ve c örgü parametreleri sırasıyla, 3.7851, 3.7851 ve 

9.5725 Å olarak bulundu. Bu değerler TiO2’nin JCPDS no. 00–021–1272 kartındaki 

verilen standart (a = 3.7852 Å), (b = 3.7852 Å) ve (c = 9.5139 Å) değerleri ile uyum 

içindedir. Bu da bize TiO2/MMT nanokompozitinde TiO2 nanopartikülün tetragonal 

yapıda kristallendiğini göstermektedir. 
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4.1.3. SEM/EDX analizi 

MMT, TiO2 ve TiO2/MMT örneklerinin yüzey morfolojilerini incelemek için SEM 

görüntüleri alındı ve elde edilen sonuçlar ġekil 4.2, 4.3 ve 4.4’de verildi. ġekil 4.2’de 

MMT’ye ait SEM görüntüsünden, MMT’nin homojen olmayan boyut dağılımında ve 

düzensiz bir yapıya sahip olduğu, bazı faz ayrılmaları ve kırıklarla birlikte heterojen 

yüzey morfolojisi sergilediği anlaĢılmaktadır. ġekil 4.3’te TiO2 nanopartiküllerinin 

düzensiz Ģekil ve boyutta olduğu anlaĢılmaktadır. Bu düzensizliğin sentezlenen TiO2 

nanopartiküllerinin agregasyonu ve sentez sırasında düzensiz kristalin tanelerinin 

büyümesinden kaynaklanabileceği söylenebilir. TiO2/MMT nanokompoziti için elde 

edilen SEM görüntüsünden (ġekil 4.4), MMT morfolojisinde bir değiĢim olduğu, TiO2 

nanopartiküllerinin MMT tabakaları arasında iyi bir Ģekilde dispers olarak MMT 

tabakalarının yapısal olarak yıkılmasına yol açtığı açık Ģekilde anlaĢılmaktadır. 

TiO2/MMT örneğinde TiO2 partiküllerinin boyut dağılımı manuel mikro yapı mesafe 

ölçüm yazılımı (Nahamin Pardazan Asia Co., Ġran) kullanılarak belirlendi ve sonuçlar 

ġekil 4.5’te verildi. ġekilden TiO2 nanopartiküllerinin büyük kısmının %29 frekansla 

40–50 nm aralığında olduğu görülmektedir. TiO2 nanopartiküllerinin MMT yüzeyine 

veya MMT tabakaları arasına yerleĢmesi sonucunda partiküllerinin agregasyon 

eğilimlerinin azaldığı ve sentezlenen partiküllerin daha uniform yapıda olduğu 

anlaĢılmaktadır. 
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Şekil 4.2. MMT’nin farklı büyütme oranlarında elde edilen SEM görüntüleri  
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Şekil 4.3. TiO2 nanopartiküllerinin farklı büyütme oranlarındaki SEM görüntüleri  
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Şekil 4.4. TiO2/MMT nanokompozitinin farklı büyütme oranlarındaki SEM görüntüleri  
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Şekil 4.5. TiO2/MMT örneğinde TiO2 partiküllerinin boyut dağılımı 

TiO2/MMT nanokompozitinin bileĢimini belirlemek için EDX analizi yapıldı ve elde 

edilen sonuçlar Çizelge 4.6’da ve ġekil 4.6’da verildi. EDX sonuçlarına dayanarak, 

TiO2/MMT nanokompozitinin C, O, Si, Ti, Mg, Al, Na ve K içerdiği bulundu ve Ti 

türlerinin MMT yüzeyinde ve MMT tabakaları arasında oluĢtuğunu ifade eden daha 

önceki sonuçlar desteklendi. 2.38 (~2.0)’lik Si/Al oranının, tipik olarak 2:1 yapısındaki 

silika–alümina tabakalarını yansıttığı söylenebilir. EDX sonuçlarında Au oranının 

görülmesi örneklerin altınla kaplanmasından dolayı olabilir. 
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Çizelge 4.6. TiO2/MMT örneğinin elementel bileĢimi 

Element Çizgi Şiddet %Ağırlık %Atomik 

C Ka 251.0 16.71 46.67 

O Ka 263.0 12.52 26.25 

Na Ka 73.0 1.17 1.71 

Mg Ka 55.5 0.76 1.05 

Al Ka 168.2 2.28 2.82 

Si Ka 414.3 5.63 6.73 

K Ka 26.6 0.84 0.72 

Ti Ka 125.1 7.20 5.04 

Au Ma 1118.1 52.89 9.01 

Toplam 100 100 

 

 

Şekil 4.6. TiO2/MMT örneğinin EDX kantitatif analizi 
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4.1.4. TEM Analizi 

Örneklerin yüzey morfolojilerini incelemek için MMT ve TiO2/MMT örnekleri TEM 

analizi ile incelendi. Sonuçlar ġekil 4.7’de verildi. ġekilde MMT ve TiO2/MMT 

nanokompozit örneklerinin TEM görüntüleri arasında dikkate değer farklar olduğu 

görülmektedir. ġekil 4.7 a ve b’de MMT kilinin çok düzgün, dalgalı ve çok katmanlı bir 

yapıya sahip olduğu ve ġekil 4.7 c ve d’deki TiO2/MMT’ye ait TEM görüntülerinden 

TiO2 nanopartiküllerinin MMT yüzeyinde çok iyi bir Ģekilde immobilize olduğu 

anlaĢılmaktadır. Destek materyali olarak kullanılan MMT yüzeyinde görülen siyah 

noktalar halindeki bölgeler, TiO2 moleküllerini sergilemektedir. TiO2/MMT’ye ait TEM 

görüntüsünde (ġekil 4.7 c ve d), MMT’nin tabakaları arasına TiO2 nanopartiküllerinin 

yerleĢmesinden kaynaklanabileceği düĢünülen düzeni bozulmuĢ tabakaların varlığı 

açıkça görülmektedir. BaĢka bir ifadeyle, TiO2/MMT nanokompozitinin TEM 

görüntüsünden, TiO2 nanopartikülleri ile MMT arasında bir etkileĢimin olduğu ve TiO2 

nanopartiküllerinin uniform bir Ģekilde dispers olduğu sonucu çıkarılabilir (ġekil 4.7 c). 
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Şekil 4.7. (a, b) MMT ve (c, d) TiO2/MMT için TEM görüntüleri 

4.1.5. FTIR analizi 

TiO2/MMT nanokompozitinin eldesi esnasında TiO2 ve MMT’nin fonksiyonel 

gruplarındaki değiĢimleri görmek için FTIR analizi yapıldı ve sonuçlar ġekil 4.8’de 

verildi. 
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Şekil 4.8. MMT, TiO2 ve TiO2/MMT örneklerine ait FTIR spektrumu 

ġekilden MMT, TiO2 ve TiO2/MMT’nin spektrumlarındaki farklar açıkça 

görülmektedir. ġekil 4.8’den saf MMT için, 3620 cm
–1

’deki pik kristalin suyun –OH 

gerilim titreĢimi ve 3420 cm
–1

’deki güçlü pik ara tabaka su molekülleri –OH grubunun 

gerilim titreĢimine karĢılık gelir. 1630 cm
–1

’deki pik su moleküllerinin eğilme 

titreĢimini göstermektedir (Liu et al. 2009; Vitanov et al. 2009; Kansal et al. 2013). 472 

cm
–1

 ve 530 cm
–1

 civarındaki bantlar sırasıyla, Si–O–Si deformasyon ve Al–O–Si 

deformasyonuna karĢılık gelir(Khataee et al. 2015c). TiO2’nin FTIR spektrumu ġekil 

4.3’te görülmektedir. YaklaĢık 480 cm
–1

’de görülen pikler Ti–O bandının gerilim 

titreĢimine karĢılık gelir(Pang and Abdullah 2013). Saf MMT için 1630, 2845, 2924 ve 

3420 cm
–1

 de görülen pikler ara tabaka su molekülleri, simetrik C–H gerilim titreĢimi, 

asimetrik C–H gerilim titreĢimi ve –OH gerilim titreĢimine karĢılık gelmektedir. 

TiO2/MMT nanokompozitinin FTIR spektrumunda (ġekil 4.8), 935 cm
–1

 de gözlenen 

yeni pik Ti–O–Si gerilim titreĢimine atfedilebilir (Iwasaki et al. 1994). Ayrıca, 460–530 

cm
–1

aralığında ve 1050 cm
–1

 deki bantların Ģiddetlerinin azalması veya ortadan 

tamamen kaybolması MMT’nin temel yapısının nanokompozitin hazırlanması sırasında 

bozulduğunu açık Ģekilde göstermektedir. MMT, TiO2 ve TiO2/MMT örneklerine ait 

bağ titreĢim değerleri Çizelge 4.7’de verilmiĢtir (Yuan et al. 2011; Chen et al. 2012). 



  

 

1
9
9
 

 

 

 

Çizelge 4.7. MMT, TiO2 ve TiO2/MMT için bazı temel FTIR titreĢim değerleri 

MMT TiO2 TiO2/MMT 

Bağ titreşim 

değerleri 
Bağ titreşimleri 

Bağ titreşim 

değerleri 
Bağ titreşimleri 

Bağ titreşim 

değerleri 
Bağ titreşimleri 

472 Si–O–Si deformasyon 480 Ti–O gerilim 462 Si–O–Si eğilme titreĢimi 

530 Al–O–Si deformasyon 729 O–Ti–O gerilim 518 Asimetrik Si–O gerilim 

798 Al–O gerilim 800 Ti–O gerilim 935 Ti–O–Si gerilim 

1050 Asimetrik Si–O gerilim 1466 Ti–O–Ti gerilim 1047 Si–O gerilim 

1630 H–O–H eğilme 1630 H–O–H eğilme 1471 Ti–O–Ti gerilim 

3420 Simetrik –OH gerilim 2845 Simetrik C–H gerilim 1638 Ti–OH gerilim 

3626 Yapısal –OH gerilim 2924 Asimetrik C–H gerilim 2850 Simetrik C–H gerilim 

– – 3420 –OH gerilim 2921 Asimetrik C–H gerilim 

– – – – 3420 –OH gerilim 

– – – – 3622 Kristal suyu –OH gerilim 
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4.1.6. BET analizi 

MMT ve sentezlemiĢ olduğumuz TiO2 ve TiO2/MMT fotokatalizörlerinin spesifik yüzey 

alanları, por boyutları ve por hacimleri ile ilgili bilgi sağlamak için örneklerin azot 

adsorpsiyon–desorpsiyon izotermleri alındı ve sonuçlar Brunauer–Emmett–Teller 

(BET) ve Barrett–Joyner–Halenda (BJH) adsorpsiyon izotermleriyle analiz edildi. Elde 

edilen sonuçlar por–boyut dağılımları ve porozite özellikleriyle birlikte Çizelge 4.8’de 

verildi. 

Çizelge 4.8. MMT, TiO2 ve TiO2/MMT örneklerinin fiziko kimyasal özelliklerinin özeti 

Parametre Birim MMT TiO2 TiO2/MMT 

BET yüzey alanı m
2
 g

–1
 279.2788 8.8133 53.0581 

Langmuir yüzey alanı m
2
 g

–1
 385.9581 12.9109 78.9506 

t–eğrisi mikro gözenek alanı m
2
 g

–1
 6.6703 – – 

t– eğrisi, dıĢ yüzey alanı m
2
 g

–1
 272.6085 11.1125 83.2565 

t– eğrisi mikro gözenek hacmi cm
3
 g

–1
 0.000335 –0.001405 –0.015727 

Gözeneklerin BJH adsorpsiyon toplam hacmi cm
3
 g

–1
 0.456691 0.035696 0.105255 

Gözeneklerin BJH desorpsiyon toplam hacmi cm
3
 g

–1
 0.452112 0.036270 0.106037 

Adsorpsiyon ortalama gözenek geniĢliği nm 5.97143 13.78732 7.62481 

Desorpsiyon ortalama gözenek geniĢliği nm 6.1304 15.42410 8.04292 

BJH adsorpsiyon ortalama gözenek yarıçapı nm 3.1747 6.7655 4.9934 

BJH desorpsiyon ortalama gözenek yarıçapı nm 2.6296 4.6140 3.8743 

 

TiO2 nanopartiküllerinin küçük BET yüzeyi alanı, örnekteki mevcut sınırlı gözenek 

sayısına bağlanabilir. TiO2 nanopartikülleri için, dıĢ yüzey alanı toplam yüzey alanından 

daha geniĢtir. TiO2 ve TiO2/MMT örnekleri için elde edilen t–eğrisi mikro gözenek 

hacminin negatif değerde olması, bu örneklerin herhangi bir mikro gözenek içermediğini 

ortaya koymaktadır (Nurhadi et al. 2015). Bu da daha ileri bir Ģekilde her iki örnek için 

de tek biçimli mezoporların varlığını gösteren gözenek boyut dağılımı sonuçlarıyla 

desteklenmiĢtir. Bu sonuçlar MMT yüzeyi üzerindeki TiO2 nanopartiküllerinin 
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immobilizasyon TiO2/MMT katalizörü için BET yüzey alanı ve toplam gözenek 

hacminde artıĢa yol açtığını göstermiĢtir. 

Örneklerin por boyut dağılımları, BJH yöntemine göre izoterm eğrilerinin adsorpsiyon 

kolundan yararlanarak belirlendi. MMT, TiO2 ve TiO2/MMT örneklerinin ortalama por 

yarıçapları sırasıyla, 3.17, 6.76 ve 4.99 nm, BET yüzey alanları 279.27, 8.813 ve 53.058 

m
2
 g

–1
 ve karĢılık gelen BJH adsorpsiyon por hacimleri ise 0.456, 0.035 ve 0.105 cm

3
 g

–

1
 olarak hesaplandı. MMT’ye göre TiO2 ve TiO2/MMT’nin yüzey alanı ve por 

hacimlerinde gözlenen dikkate değer azalma, TiO2 nanopartikülleriyle porların 

kapatılması ve mezoyapının çökmesine atfedilebilir. TiO2/MMT’nin BET yüzey 

alanının TiO2 nanopartiküllerine göre çok daha yüksek olması, TiO2 nanopartiküllerinin 

MMT yüzeyinde çok iyi dispers olduğuna iĢaret eder. 

4.1.7. UV–vis DRS analizi 

TiO2/MMT nanokompozitinin optik özellikleri üzerine MMT yüzeyinde TiO2 

nanopartiküllerinin immobilizasyonunun etkisini değerlendirmek için MMT, TiO2, 

Degussa P25 ve TiO2/MMT UV–vis DRS analizi yapıldı ve sonuçlar ġekil 4.9’da 

verildi. 
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Şekil 4.9. (a) MMT, TiO2, Degussa P25 ve TiO2/MMT örneklerinin UV–vis DRS 

spektrumları (b) örneklerin (Ahν)
2
–hν eğrileri 

Örnekler için absorpsiyon eĢikleri UV–vis DRS eğrilerinden, spektrumların tanjant 

çizgilerini ekstrapole etmek suretiyle belirlendi. ġekilden görüldüğü gibi, TiO2 

nanopartiküllerinin eĢik dalga boyu yaklaĢık 387 nm’de iken, MMT yüzeyine 

immobilizasyondan sonra bu değer 375 nm’ye kaydı. TiO2/MMT nanokompozitinde saf 

TiO2’ye kıyasla ultraviyole bölgesine doğru absorpsiyon kenarlarının mavi kayması 

gözlendi. Bu durum kuantum–boyut etkisinin bir sonucu olup Ģöyle ki, MMT yüzeyinde 
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immobilize olan TiO2 nanopartiküllerinin kuantum boyut etkisini göstermek için yeteri 

kadar küçük olduğu anlamına gelir (Miao et al. 2006; Chen et al. 2010). Bu yüzden, 

TiO2/MMT nanokompozitinin UV ıĢığı altında çok daha iyi fotokatalitik aktivite 

gösterdiği sonucu çıkarılabilir. Saf MMT’nin ıĢık absorpsiyonunun artmasıyla, literatür 

sonuçlarıyla da uyumlu olarak onun 300 nm’den daha uzun dalga boylarında hemen 

hemen daha saydam olduğu sonucunu doğurduğu söylenebilir (Miao et al. 2006; Chen 

et al. 2010; Tahir and Amin 2013). 

TiO2, Degussa P25 ve TiO2/MMT örneklerin bant aralığı enerji değerleri, (Ahν)
2
 

değerlerinin foton enerjisine karĢı çizilen eğrisini ekstrapole etmek suretiyle belirlendi. 

MMT, zayıf UV ıĢık absorpsiyonu gösterir. TiO2, Degussa P25 ve TiO2/MMT 

nanokompoziti için hesaplanan bant aralığı enerji değerleri sırasıyla, 3.20, 3.19 ve 3.30 

eV olarak hesaplandı. Bu sonuç TiO2 nanopartiküllerinin MMT yüzeyine 

immobilizasyonunun optik bant aralığı enerjisini arttırdığı ve bu yüzden TiO2/MMT 

nanokompozitinde, e
–
/h

+ 
ayırımının nispeten daha iyi meydana geldiğini ima etmektedir. 

4.2. Fotokatalitik Prosesle SİP Bozunması 

TiO2 ve TiO2/MMT katalizörleri sentezlendikten sonra katalizörlerin etkinliğini 

değerlendirmek için fotokatalitik ve fotokatalitik ozonlama prosesleriyle SĠP bozunması 

çalıĢıldı. Ġlk olarak fotokatalitik proses uygulandı. Bu amaçla, fotokatalitik bozunma 

prosesi için optimum parametreler belirlenmeye çalıĢıldı. Optimum Ģartları belirlemek 

için, SĠP bozunma verimi üzerine baĢlangıç SĠP konsantrasyonu, TiO2/MMT 

nanokompozit miktarı, UV ıĢın türlerinin etkisi ve adsorpsiyon, fotoliz, fotokataliz gibi 

farklı proseslerin etkisi incelenerek karĢılaĢtırma yapıldı. 

4.2.1. Farklı proseslerle SİP bozunmasının karşılaştırması 

SĠP bozunması ile ilgili olarak yapılan çalıĢmalarda ilk olarak SĠP’in fotokatalitik olarak 

bozunması üzerine çeĢitli proseslerin etkisi incelendi ve sonuçlar ġekil 4.10’da verildi. 

ÇalıĢmada SĠP baĢlangıç konsantrasyonu olarak 20 mg L
–1

 alındı. UVC radyasyonu 
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altında direk fotolizle SĠP’in %6.57 oranında bozunduğu görüldü. Bu sonuç, SĠP’in sulu 

çözeltilerden tek baĢına fotolizle yeterli düzeyde uzaklaĢtırılamayacağını 

göstermektedir. ġekilden, SĠP’in TiO2 ve TiO2/MMT yüzeyine adsorpsiyonla 

gideriminin fotokatalize kıyasla daha az olduğu anlaĢılmaktadır. UV/TiO2 prosesiyle 

SĠP’in bozunma verimindeki iyileĢme güçlü bir oksitleyici reaktif olan hidroksil 

radikallerinin oluĢumuna atfedilebilir. Ayrıca yüzey alanı daha yüksek olan TiO2/MMT 

katalizörü ile yapılan fotokataliz iĢleminde daha fazla adsorplama kabiliyetinden dolayı 

bozunma veriminin TiO2 ile yapılandan daha yüksek olduğu anlaĢıldı. 

 

Şekil. 4.10. SĠP’in bozunma veriminin farklı proseslerle değiĢimi 
*Deney koĢulları: [Katalizör ]0 = 0.1 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

–1 
ve pH = 5 

En iyi sonuçlara UV/TiO2/MMT ile ulaĢıldı. Bu nedenle deneylerin tümünde 

UV/TiO2/MMT sistemi kullanıldı. Bulgularımız farklı kirleticilerin fotokatalizi ile ilgili 

olarak daha önce yapılan çalıĢmaların sonuçlarıyla benzerlik göstermektedir (Liu et al. 

2009; Li et al. 2012). 
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4.2.2. TiO2/MMT dozunun etkisi 

Heterojen fotokatalitik reaksiyonlarda katalizör miktarı önemli bir parametredir 

(Pirhashemi and Habibi-Yangjeh 2014). Katalizör miktarının etkisini incelemek için, 

0.025 g L
–1

–0.150 g L
–1

 aralığında değiĢen miktarlarda TiO2/MMT katalizörü 

kullanılarak UVC radyasyonu altında deneyler yapıldı. Sonuçlar ġekil 4.11 a, b’de 

verildi. Fotobozunma verimi TiO2/MMT miktarının 0.1 g L
–1

’ye kadar artırılmasıyla 

arttı sonra azaldı. Katalizör miktarnın 0.1 g L
–1

 den 0.150 g L
–1

’ye çıkarılmasıyla 

fotobozunma verimi 120 dk’lık süre sonunda %61.70’ten %54.30’a azaldı. Katalizör 

miktarının artmasıyla bozunma verimindeki artma, hem yüzey alanındaki artmaya hem 

de SĠP’in bozunması için etkin olan reaktif türlerin artmasına, dolayısıyla ilaç bozunma 

veriminin artmasına yol açar (Nakata and Fujishima 2012; Pelaez et al. 2012). Fakat 

daha sonraki SĠP bozunmasında gözlenen azalma, artan katalizör miktarıyla 

partiküllerin agregasyon eğiliminin artmasına bağlı olarak toplam yüzey alanının 

azalmasına ve bozunma veriminin azalmasına yol açar. Ayrıca, çözeltinin artan 

türbiditesinin UV ıĢınlarının penetrasyonunu inhibe ederek hedef reaksiyonların 

gerçekleĢmesini engellediği düĢünülebilir (Daneshvar et al. 2004; Modirshahla et al. 

2011). Bu nedenle çalıĢma boyunca katalizörün aĢırısını kullanmaktan kaçınmak için 

TiO2/MMT miktarı olarak 0.1 g alındı. 
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Şekil 4.11. SĠP’in (a) farklı ve (b) 120 dk’lık radyasyon süresinde fotobozunma verimi 

üzerine TiO2/MMT miktarının etkisi 
*Deney koĢulları: [SĠP]0 = 20 mg L

−1 
ve pH = 5 
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4.2.3. SİP başlangıç konsantrasyonunun etkisi 

Su kirliliklerinde fotokatalitik bozunma üzerine konsantrasyon etkisinin incelenmesi 

önemli bir parametredir (Ochuma et al. 2007; Chong et al. 2010). BaĢlangıç SĠP 

konsantrasyonunun etkisi 5 mg L
–1 

ile 25 mg L
–1 

aralığında incelendi ve sonuçlar ġekil 

4.12’de verildi. ġekilden görüleceği gibi, SĠP konsantrasyonunun 5 mg L
–1 

den 25 mg 

L
–1

’ye çıkarılmasıyla bozunma verimi %71.2’den %57.2’ye azaldı. SĠP baĢlangıç 

konsantrasyonu azaltıldığında, SĠP ile oksitleyici türler arasındaki reaksiyon ihtimali 

artar bu durum fotobozunma veriminin artmasına yol açar. Ancak SĠP 

konsantrasyonunun artıĢı fotobozunma verimini azaltır. Diğer yandan, düĢük SĠP 

konsantrasyonlarında fotokatalizör yüzeyinde fazla miktarda olan aktif merkezler 

çözeltideki nispeten az miktarda olan SĠP molekülleriyle etkileĢerek bozunma veriminin 

yüksek olmasına yol açar. Sulu çözeltide kirlilik konsantrasyonu yüksek miktarda 

olduğu zaman, SĠP moleküllerinin sadece bir kısmı fotokatalizör yüzeyindeki sınırlı 

miktardaki aktif merkezlerle etkileĢir. Sonuç olarak, baĢlangıç konsantrasyonunun 

yüksek olduğu durumlarda fotobozunma verimi düĢer. Ġlave olarak; Beer–Lambert 

kanununa göre, SĠP baĢlangıç konsantrasyonu artırıldıkça fotonların çözeltiye giriĢ 

mesafesi kısalır. Buna bağlı olarak bu durum, katalizör partikülleri üzerinde düĢük foton 

adsorpsiyonu ve sonuç olarak düĢük hidroksil radikali üretimine yol açar (Khataee et al. 

2015a; Khataee et al. 2015b). Bu nedenle, çalıĢmamızda artan SĠP konsantrasyonu ile 

fotobozunma veriminde kademeli olarak azalma gözlendi. 

 



208 
 

 

 

Şekil 4.12. UVC radyasyonu altında TiO2/MMT katalizörü kullanılarak yapılan fotokatalitik 

proseste fotobozunma verimi üzerine baĢlangıç SĠP konsantrasyonunun etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.1 g L

–1
 ve pH = 5 

Literatür incelemesi, heterojen fotokatalitik reaksiyonlar için kinetik modelin L–H 

kinetik ifadesi ile uyumlu olduğunu ortaya koymuĢtur (Beltrán et al. 2005a; Sun et al. 

2009). SĠP bozunması için bu model aĢağıdaki gibi yazılabilir: 

ads
c göz

ads 0

K [C]d[C]
r k k [C]

dt 1 K [C]
   


  (4.3) 

0

göz c ads c

[C]1 1

k k K k
    (4.4) 

Burada; [C]0 baĢlangıç SĠP konsantrasyonu (mg L
–1

), Kads, Langmuir–Hinshelwood 

adsorpsiyon denge sabiti (L mg
–1

) ve kgöz, yalancı birinci derece hız sabitini (dk
–1

) ifade 

etmektedir. BaĢlangıç konsantrasyonların 1/kgöz’a karĢı grafik edildiğinde (ġekil 4.13) 
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yüzey reaksiyon hız sabiti kc = 0.634 mg L
–1

 dk
–1 

olarak ve
 
adsorpsiyon denge sabiti 

Kads = 0.0138 L mg
–1

 olarak bulundu. Yüksek regresyon katsayısı (R
2
 = 0.9971) SĠP’in 

TiO2/MMT ile fotokatalitik bozunmasının L–H modeli ile çok iyi uyum sağladığını 

gösterdi. 

 

Şekil 4.13. BaĢlangıç SĠP konsantrasyonunun fonksiyonu olarak 1/kgöz değiĢimi 

4.2.4. Proses maliyeti 

Fotokatalitik bozunma proseslerinde operasyonel ana maliyeti elektrik enerjisi 

tüketimiyle ilgilidir ve bu ekonomik faktör olarak göz önünde tutulur (Daneshvar et al. 

2005; Vishnuganth et al. 2016). Optimum deneysel Ģartlarda elektrik enerjisi tüketimi 

Çizelge 4.9’da sunulmuĢtur. Çizelgeden görüleceği üzere en düĢük elektrik enerjisi 

tüketimi UV/TiO2/MMT prosesinde gerçekleĢmiĢtir. Bu da bu prosesin ekonomikliğini 

göstermesi açısından önemli bir parametredir. 
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Çizelge 4.9. 20 mg L
–1

 SĠP’in farklı proseslerle bozunması için birinci derece kinetik 

sabitleri, yarılanma süreleri ve elektrik enerjisi tüketimi 

Proses 
Bozunma verimi (%) 

(120 dk) 

Hız sabiti 

(dk
–1

) 
R

2
 

t1/2 

(dk) 

EEO 

(kWh m
–3

) 

UV 6.57 0.0006 0.9742 1155.33 2048 

UV/TiO2 56.68 0.0063 0.9142 110.03 195.1 

UV/TiO2/MMT 61.70 0.0069 0.8965 100.46 178.1 

4.2.5. UV ışın kaynak tipinin etkisi 

Fotokatalitik proseste SĠP bozunması üzerine ıĢın kaynağının etkisini değerlendirmek 

için UVA, UVB ve UVC gibi farklı ıĢın kaynaklarıyla deneyler yapıldı ve sonuçlar 

ġekil 4.14’te verildi. Elde edilen sonuçlardan bozunma veriminin UVA<UVB<UVC 

sırasına göre arttığı ve UVA ıĢınlarının en az etkiye sahip olduğu anlaĢıldı. Buna göre, 

UVC ıĢın kaynağının daha fazla e / h   çiftlerinin oluĢumuna yol açtığı ve daha fazla 

hidroksil radikalinin üretilmesi nedeniyle ilacın fotokatalitik bozunmasında en fazla 

etkiye sahip olduğu söylenebilir (Cortés et al. 2011). 

 

Şekil 4.14. SĠP’in fotobozunma verimi üzerine UV ıĢın kaynağı türünün etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.1 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

− 1
 ve pH = 5 
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4.2.6. Başlangıç pH’nın etkisi 

Çözeltinin pH’ı fotokatalitik prosesleri dikkate değer ölçüde etkileyen önemli bir 

parametredir. Bu nedenle bu çalıĢmada, SĠP’in fotokatalitik bozunması üzerine pH’ın 

etkisi pH = 3–10 aralığında çalıĢıldı ve sonuçlar ġekil 4.15’te verildi. Elde edilen 

sonuçlardan fotobozunma veriminin pH’nın 5’e kadar artmasıyla arttığı daha sonraki 

pH artıĢının ise bozunma verimini düĢürdüğü görüldü. Yarı iletken yüzeyle çözücü 

molekülleri ve substrat ve reaksiyon esnasında oluĢan yüklü radikaller arasındaki 

elektrostatik etkileĢmelerden dolayı fotokatalitik prosesler üzerine pH’ın etkisinin 

açıklanması oldukça zahmetlidir. Katalizörün (TiO2/MMT) yüzeyinin sıfır yüke sahip 

olduğu pHzpc değeri 8.4’tür. SĠP, 5.9 ve 8.89 olmak üzere iki pKa değerine sahiptir. SĠP, 

pH’a bağlı olarak katyon (SĠP
0,+

), zwitter iyon (SĠP
–,+

) ve anyon (SĠP
–,0

) olmak üzere 

çeĢitli formlarda bulunabilir (Carmosini and Lee 2009; Gad-Allah et al. 2011). SĠP 

molekülü, pH 5.9’dan daha düĢük olduğunda katyonik formda iken, pH 8.89’un 

üzerinde anyonik formda bulunur. DüĢük pH değerlerinde bozunma veriminin düĢük 

olması pozitif yüklü katalizör yüzeyi ve katyonik formdaki ilaç molekülleri arasındaki 

itmeden dolayı olduğu kadar hidrojen iyonları adsorpsiyonunun favorili olmasına 

ve/veya pH ayarlamada kullanılan HCl’den gelen Cl
–
 iyonlarının radikalleri inhibe etme 

etkisine dayandırılabilir. Ayrıca, çok asidik pH’ta, örneğin pH 3’te gözlenen düĢük 

bozunma verimi, asidik ortamda katalizörün korozyon ve dekompozisyonuyla ilgili 

olabilir (Daneshvar et al. 2007). 
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Şekil 4.15. SĠP’in fotobozunma verimi üzerine pH’ın etkisi.  
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.1 g L

–1
, ve [SĠP]0 = 20 mg L

–1 

Diğer yandan hem TiO2/MMT hem de SĠP bazik Ģartlarda negatif yüklüdür. Bu durum 

onlar arasında itmeye ve düĢük bozunma verimine yol açar. SĠP’in doğal pH’ı olan pH 5 

değerinde bozunma verimi en yüksek değere sahip olup TiO2/MMT’nin yüzeyi pozitif 

yüklü, SĠP ise nötral formdadır. Buradan bu pH değerinde adsorpsiyonun entropik 

faktöre bağlı olarak iyon değiĢim mekanizması üzerinden gerçekleĢtiği söylenebilir. Bu 

sonuçlara dayanarak, SĠP’in doğal pH değerinin SĠP moleküllerinin adsorpsiyonunu 

dolayısıyla fotokatalitik bozunmayı iyileĢtirdiği söylenebilir. 

4.2.7. Radikal inhibitörlerinin etkisi 

SĠP’in fotokatalitik bozunması üzerine radikal inhibitörlerin etkisi bikarbonat, sülfat, 

iyodür ve klorür gibi iyonlarla incelendi ve elde edilen sonuçlar ġekil 4.16’da verildi. 

Bu iyonlar suda normalde var olabilecek iyonlardır. ġekilden görüldüğü gibi, 120 dk’lık 

süre sonunda ilaç bozunma veriminin bikarbonat, sülfat, iyodür ve klorür iyonlarının 

varlığında %61.70’den sırasıyla, %50.87, %42.94, %39.86 ve %25.83 değerine 
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azalmaktadır. ġekilden etkinlikte azalma sırasının 2

4 3Cl I SO HCO       Ģeklinde 

olduğu anlaĢılmaktadır. Sulu çözeltide sodyum klorürün varlığında klorür iyonlarının, 

oluĢmuĢ boĢluk ve hidroksil radikallerini aĢağıdaki reaksiyonlara göre inhibe ederek, 

TiO2/MMT’nin fotokatalitik aktivitesi üzerine en fazla inhibe edici etki yaptığı 

belirlendi (Yap and Lim 2011; Santiago et al. 2014). 

Cl h Cl      (4.5) 

Cl OH ClOH      (4.6) 

2ClOH H Cl H O       (4.7) 

2Cl Cl Cl      (4.8) 

Bikarbonat iyonları aĢağıdaki reaksiyona göre (4.9 Reaksiyonu) hidroksil radikalleriyle 

reaksiyona girerek karbonat radikallerini oluĢturur (Santiago et al. 2014). 

3 3 2HCO OH CO H O       (4.9) 

Benzer Ģekilde bikarbonat iyonları foto oluĢmuĢ boĢlukları da inhibe eder (4.10 

Reaksiyonu) (Santiago et al. 2014). 

3 3HCO h HCO      (4.10) 

ġekil 4.16’dan görüldüğü gibi, sulu çözeltide sülfat iyonlarının varlığı fotobozunma 

verimini azaltır. Sülfat iyonlarının yavaĢlatma etkisinin, katalizör yüzeyine 

adsorplanmıĢ sülfat iyonlarının aktif merkezleri iĢgal etmesinden ve bu iyonların 

fotoüretilmiĢ boĢluk ve hidroksil radikalleriyle reaksiyon vererek onları inhibe 

etmesinden kaynaklandığını söylemek mümkündür (4.11 ve 4.12 Reaksiyonları) 

(Sökmen and Özkan 2002; Khataee 2009). 

2

4 4SO h SO      (4.11) 
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2

4 4SO OH SO OH        (4.12) 

Hem hidroksil radikalleri hem de fotoüretilmiĢ boĢluklar için inhibisyon etkisini 

incelemek amacıyla potasyum iyodür varlığında fotokataliz deneyleri yapıldı (Rabani et 

al. 1998; Zhang et al. 2010). Ġyot anyonunun varlığında hem hidroksil radikalleri hem 

de boĢluklar iyodür iyonları tarafından baskılandığı için fotokatalitik bozunmada 

dikkate değer bir azalma görüldü (4.13–4.15 Reaksiyonları) (Ishibashi et al. 2000; 

Palominos et al. 2008). 

I h I      (4.13) 

2I I I      (4.14) 

2 2I h I     (4.15) 

Gerçek su örneklerinde Cl , 
2

4SO 
, 3NO

 ve 2NO
 gibi iyonlardan çok miktarda olması 

fotobozunma verimini etkiler. SĠP’in bozunmasında fotokatalitik prosesin etkinlik 

gücünü incelemek amacıyla Atatürk Üniversitesi çeĢmesinden akan suyla deneyler 

yapıldı. Çizelge 3.3’de bu suyun baĢlıca kimyasal bileĢim ve fiziksel özellikleri verildi. 

Çizelge 3.3’den görüldüğü gibi musluk suyunda SĠP bozunma verimindeki azalma 

birkaç tipik anyonun varlığının bir sonucu olabilir. Bu sonuçlara dayanarak SĠP’in 

fotokatalitik bozunmasında hidroksil radikalleri ve boĢlukların belirleyici rol oynadığı 

sonucu çıkarılabilir. 
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Şekil 4.16. SĠP’in bozunma verimi üzerine farklı tuzların (radikal inhibitörü) etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.1 g L

–1
, [Radikal inhibitörü]0 = 20 mg L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

–1
 ve pH = 

5 

4.2.8. Kimyasal oksitleyicilerin etkisi 

Fotokatalitik proseste kimyasal oksitleyicilerin varlığının etkisini incelemek için proses 

hidrojen peroksit, potasyum iyodat ve potasyum persülfat gibi kimyasalların varlığında 

gerçekleĢtirildi. Sonuçlar ġekil 4.17’de verildi. ġekilden görüldüğü gibi hidrojen 

peroksit, potasyum iyodat ve potasyum persülfatın ortama ilave edilmesiyle SĠP’in 

fotokatalitik bozunma verimi %61.70’den sırasıyla, %83.36, %86.43 ve %97.88’e arttı 

Hidrojen peroksitin ortama ilavesinin aĢağıdaki reaksiyona göre artan hidroksil radikali 

üretiminden dolayı SĠP’in fotokatalitik bozunmasını artırdığı açıkça görülmektedir (4.16 

Reaksiyonu) (Daneshvar et al. 2004; Khataee and Kasiri 2010a). 

2 2H O hν 2 OH   (4.16) 
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Ayrıca hidrojen peroksitin ortamdaki elektronlarla reaksiyon vererek aĢağıdaki 

reaksiyona göre hidroksil radikallerini oluĢturması da söz konusudur (4.17 Reaksiyonu) 

(Cornish et al. 2000). 

 
2 2H O e OH OH   (4.17) 

Bu nedenle hidrojen peroksitin bozunma verimini artıran hidroksil radikallerinin üretimi 

için etkin bir kimyasal olduğu söylenebilir (Daneshvar et al. 2004; Modirshahla et al. 

2012). 

Ġlave edilen potasyum iyodatın SĠP’in fotokatalitik bozunma verimini yüksek 

reaktivitede hidroksil radikallerini oluĢturarak ve ortamdaki elektronu tutarak artırdığı 

söylenebilir. 

Son olarak, peroksidisülfat anyonunun 2

2 8(S O )  fotokatalitik bozunma verimi üzerine 

önemli oranda olumlu etki yaptığı anlaĢıldı. ġekil 4.17’den görüldüğü gibi, ortama 

K2S2O8’in ilavesi bozunma veriminin 120 dk içinde %61.70’den %97.8’e çıkmasına 

sebep oldu. Her bir peroksidisülfat iyonu UV radyasyonu altında iki tane 4SO  radikali 

oluĢturur (4.18 Reaksiyonu). Daha sonra sülfat radikallerinden Reaksiyon 4.19’a göre 

hidroksil radikalleri oluĢur. (Khataee et al. 2014; Lin and Wu 2014). 

2

2 8 4S O h 2SO     (4.18) 

2

4 2 4SO H O H SO OH         (4.19) 
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Şekil 4.17. SĠP’in bozunma verimi üzerine farklı güçlendiricilerin etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.1 g L

–1
, [Güçlendirici]0 = 1mM, [SĠP]0 = 20 mg L

–1 
ve pH = 5 

4.2.9. Fotokatalizörün tekrar kullanılabilirliği 

TiO2/MMT nanokompozitinin SĠP’in fotokatalitik bozunmasında tekrar 

kullanılabilirliğini değerlendirmek için, 20 mg L
–1

’lik SĠP baĢlangıç konsantrasyonu, 

0.1 g L
–1

’lik katalizör miktarı ve 120 dk’lık süre için deneyler yapıldı. Her bir deney 

sonunda fotokatalizör toplandı, suyla yıkandı, kurutuldu ve sonraki deney için tekrar 

kullanıldı. 5 deney sonunda SĠP’in bozunma veriminin %61.70’den %55.10’a düĢtüğü 

anlaĢıldı. Buradan hazırlanan TiO2/MMT nanokompozitinin organik kirleticilerin 

bozunmasında ümit vadeden bir fotokatalizör olarak kullanılabileceği anlaĢıldı (ġekil 

4.18). 
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Şekil 4.18. TiO2/MMT nanokompozitinin beĢ ardıĢık deney içinde kullanılabilirliği  
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.1 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

–1
, ve reaksiyon süresi = 120 dk 

4.3. Fotokatalitik Ozonlama Prosesi ile SİP Bozunması 

SĠP ile yapılan çalıĢmaların ikinci kısmında fotokatalitik ozonlama deneyleri çalıĢıldı. 

Bu prosesin diğer proseslere göre verimini ortaya koymak için farklı prosesler 

kullanılarak SĠP’in aynı Ģartlarda bozunması çalıĢıldı. Elde edilen sonuçlara göre 

fotokatalitik ozonlama prosesinin diğer proseslerle karĢılaĢtırması yapıldı. Daha sonra 

bu prosese etki eden diğer parametreler tartıĢıldı. 

4.3.1. SİP bozundurulmasında farklı proseslerin karşılaştırması 

Atık sulardan kirleticilerin gideriminde bir araya gelen fotokataliz ve ozonlama 

proseslerinin sinerjik etkisini ortaya koymak amacıyla SĠP bozunması farklı proseslerle 

çalıĢıldı. Deneylerden elde edilen sonuçlar ġekil 4.19’da verildi. 
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Şekil 4.19. Farklı proseslerle SĠP bozunma veriminin karĢılaĢtırılması 
*Deney koĢulları: [SĠP]0 = 20 mg L

–1
, [Katalizör]0 = 0.04 g L

–1
, ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat

–1
ve pH = 5 

Oksijenli ortamda UVA ıĢını altında fotoliz ile SĠP bozunması %10.00 kadar düĢük bir 

değerde gerçekleĢirken,TiO2 yüzeyine 30 dk’lık adsorpsiyon sonucunda bu değer %15 

olarak bulundu ve adsorpsiyonun SĠP bozunmasında önemli bir katkısı olmadığı 

anlaĢıldı. Ayrıca, fotokatalitik prosesle 30 dk’da SĠP bozunumunun %22.08 değerinde 

gerçekleĢmesinden, fotokatalitik oksidasyon prosesinin kirleticinin tamamen bozunması 

için uzun reaksiyon süresi gerektiren yavaĢ bir proses olduğu anlaĢılmaktadır. Bunun 

dıĢında ozonlama ve fotolitik ozonlama (UV/O3) ile 30 dk’daki bozunma verimi 

sırasıyla, %67.92 ve %71.76 olarak bulundu. Ozonlama ve fotokatalitik ozonlama ile 

SĠP bozunması yalnız sıvı fazda ve hem direk hem de dolaylı mekanizma prosesleri ile 

gerçekleĢir. Literatüre dayanarak doğal çözelti pH’ında organik bileĢiklerin ozonla 

bozunumunun hem doğrudan hem de ozonun dekompoze olmasıyla hidroksil 

radikallerinin oluĢtuğu dolaylı mekanizma üzerinden gerçekleĢtiği söylenebilir. Alkali 

ortamda dolaylı mekanizma favori olup SĠP bozunmasının aĢağıdaki reaksiyonlara göre 

gerçekleĢtiği söylenebilir (Beltrán et al. 2010; Fathinia and Khataee 2015; Hassani et al. 

2016). 
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3 3O SĠP bozunma ürünleri O (Doğru an)d     (4.20) 

3 2 2O OH HO O (Dolaylı)      (4.21) 

3 2 2 3O HO HO O (Dolaylı)       (4.22) 

pk 4.8

2 2HO O H      (4.23) 

3 3O H HO      (4.24) 

3 2HO OH O     (4.25) 

2 3 3 2O O O O      (4.26) 

2 2 2 22HO O H O     (4.27) 

3 3 2 2 2HO HO 2O H O      (4.28) 

3 2 2 2OH HO O H O      (4.29) 

Fotolitik ozonlamayla ilgili olarak UVA bölgesindeki ozon fotoliz kuantum miktarı ve 

molar absorptivitenin önemi yoktur. Ancak, fotokatalitik ozonlama prosesi ile SĠP 

bozunma veriminde gözlenen hafif artma, UVA ıĢınlarıyla ozon moleküllerinin fotolizi 

ile ilgili olabilir; gelen ıĢınların bazılarını absorplayan ozon aĢağıdaki reaksiyonlara 

göre atomik oksijen ve H2O2’e parçalanır (Rivas et al. 2006; Fathinia and Khataee 

2015). 

1

3 2O h O( D) O     (4.30) 

1

2 2 2O( D) H O H O    (4.31) 

 

4.31’e Reaksiyonuna göre atomik oksijen suyla reaksiyon vererek hidrojen peroksit 

oluĢturur bu da müteakip reaksiyonlarla (4.32 ve 4.33 Reaksiyonları) yeni reaktif 

türlerin meydana gelmesine ve hedef kirleticilerin bozunmasında iyileĢmeğe yol açar 

(Černigoj et al. 2007). 
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2 2H O h 2 OH    (4.32) 

1

2O( D) H O OH OH      (4.33) 

 

ġekil 4.19’dan görüleceği gibi, katalitik ozonlama ile SĠP’in 30 dk’daki bozunma 

ozonlama ile elde edilen değerden (%80.14) önemli derecede yüksektir. Bu, 

fotokatalizörün yüzeyindeki heterojen katalitik ozonlamanın uygulamasını 

göstermektedir. Fotokataliz ve ozonlama proseslerinin birleĢtirildiği fotokatalitik 

ozonlama prosesinde SĠP bozunma veriminin 30 dk’da %90 değerine ulaĢtığı görüldü. 

Bu değer tek baĢına fotokatalitik oksidasyon (%67.92) ve ozonlama prosesi (%22.08) 

ile elde edilen değerlerin toplamından çok daha yüksektir. Bu sonuç TiO2/MMT 

fotokatalizörünün SĠP bozunma verimi için fotokataliz ve fotokatalitik ozonlama 

arasındaki sinerjik etkiyi tetikleyici etkisine atfedilebilir. SĠP’in fotokatalitik ozonlaması 

esnasında meydana gelen muhtemel reaksiyonlar aĢağıda verilen reaksiyonlarla 

açıklanabilir. 

2 CB VBTiO h e h      (4.34) 

CB VBe h ısı     (4.35) 

CBMMT (metaller) e MMT (metaller) e      (4.36) 

3 3O e O     (4.37) 

3 3O H HO      (4.38) 

3 2HO O OH     (4.39) 

VBh SĠP Ürünler     (4.40) 

OH SĠP Ürünler    (4.41) 

 

Ayrıca, fotoüretilmiĢ elektronlar Reaksiyon 4.42’ye göre çözünmüĢ oksijen tarafından 

yakalanarak süperoksit anyonunu ( 2O ) ve arkasından 4.43–4.47 Reaksiyonlarıyla 
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hidroksil radikallerini oluĢturur. Bu da kirleticilerin bozunmasını artırır (Fathinia and 

Khataee 2015). 

2 CB 2O e O     (4.42) 

2 3 3 2O O O O      (4.43) 

2 2 22O 2H H O     (4.44) 

2 2 2 22HO H O O     (4.45) 

2 2 2 2H O O OH OH O        (4.46) 

2 2 CBH O e OH OH       (4.47) 

 

Bunun dıĢında, MMT’deki metal iyonları Reaksiyon 4.48–4.50’de görüleceği gibi 

süperoksit türleriyle reaksiyon vererek e
–
/h

+ 
rekombinasyonunu engeller, bu da SĠP’in 

bozunma verimini artırır (Khataee et al. 2015a). 

2 2MMT (metaller) O MMT (metaller) e O       (4.48) 

2 CB 2O e O     (4.49) 

2O SĠP SĠP bozunması     (4.50) 

 

Fotokatalitik ozonlama prosesinde sinerjik faktör aĢağıdaki denklem yardımıyla 

hesaplandı. 

göz

göz göz

k fotokatalitik ozonlama
Sinerjik faktör

k ozonlama k fotokatalitik oksidasyon



 (4.51) 
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Burada, her bir proses için görünen yalancı birinci derece reaksiyon hız sabiti (kgöz), 

ln(A0/A)’nın süreye karĢı (t) grafiğinin eğiminden hesaplandı ve sonuçlar Çizelge 

4.10’de verildi.  

0
göz

A
ln k t

A
  (4.52) 

Sinerji faktörü 1.6 olarak bulundu. Bu, farklı organik kirleticilerin bozunması üzerine 

yapılan çalıĢmalarda belirlenen mekanizma referans gösterilerek açıklanabilir (Wang et 

al. 2002; Rajeswari and Kanmani 2009; Fathinia and Khataee 2015; Hassani et al. 

2016). 

Fotokataliz ve ozonlamanın birleĢtirilmesi sonucunda organik kirleticinin 

bozunmasındaki artma TiO2 yüzeyinde ozonit anyon radikalinin ( 3O ) oluĢumu 

üzerinden daha fazla hidroksil radikali ( OH ) oluĢumuna dayandırılabilir (4.34 ve 4.37–

4.39 Reaksiyonları). Ayrıca, fotoüretilmiĢ elektronların ozon tarafından daha etkili 

tutulması söz konusu olduğu için boĢluk ve elektronların yeniden birleĢmesi en az 

düzeyde gerçekleĢir. Buna bağlı olarak artan radikal sayısı reaksiyonun hızlanmasına 

yol açar. Moleküler oksijen fotoüretilmiĢ elektronları kabul ederken oluĢan süperoksit 

anyon radikali daha sonraki basamaklarda hidroksil radikali vermek üzere ozonla 

reaksiyon verebilir (4.38–4.43 Reaksiyonları). Sonuç olarak fotokataliz, ozon 

beraberliğinde kullanıldığında oksijenin olduğu duruma kıyasla daha fazla hidroksil 

radikali meydana gelir. 
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Çizelge 4.10. SĠP bozunması için kullanılan prosesin bozunma verimi, görünen yalancı 

birinci derece sabitleri ve korelasyon katsayıları 

Proses 
Bozunma  

verimi (%) 

kgöz  

(dk
–1

) 
R

2
 

Fotoliz (UVA) 10.00 0.0031 0.9432 

Adsorpsiyon (TiO2/MMT) 15.01 0.0044 0.8341 

Fotokatalitik oksidasyon (UVA/TiO2/MMT) 22.08 0.0072 0.9015 

Ozonlama (O3) 67.92 0.0362 0.9941 

Fotolitik ozonlama (UVA/O3) 71.76 0.0398 0.9909 

Katalitik ozonlama (O3/TiO2/MMT) 80.14 0.0499 0.9909 

Fotokatalitik ozonlama (UVA/O3/TiO2/MMT) 90.00 0.0688 0.9846 

 

4.3.2. TiO2/MMT dozunun etkisi 

Fotokatalitik ozonlama proseslerinde katalizör miktarı önemli bir parametredir. SĠP’in 

fotokatalitik ozonlama prosesi ile bozunması üzerine katalizör miktarının etkisini 

incelemek için 20 mg L
−1 

baĢlangıç konsantrasyonundaki SĠP ile, 2 L saat
–1

’lik ozon 

gazı akıĢ hızında, pH = 5’te ve 0.005 g L
–1

den 0.08 g L
–1

’ye
 
kadar değiĢen

 
TiO2/MMT

 

katalizör miktarları ile fotokatalitik ozonlama deneyleri yapıldı. Elde edilen sonuçlar 

ġekil 4.20’de grafik halinde verildi. 
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Şekil 4.20. SĠP bozunma verimi üzerine katalizör miktarının etkisi 
*Deney koĢulları: [SĠP]0 = 20 mg L

−1
, ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat

–1
 ve pH = 5 

ġekil 4.20’den görüldüğü gibi SĠP bozunma verimi, katalizör miktarının 0.006 g L
–1

’ye 

kadar arttırılmasıyla arttı daha sonra hafifçe azaldı. SĠP bozunma veriminin, katalizör 

miktarının 0.005 g L
–1

–0.04 g L
–1

 aralığında artırıldığı durumda, 0.04 g L
–1

–0.06 g L
–1 

aralığındaki artırılma durumuna göre çok daha hızlı arttığı görüldü. Katalizör 

miktarındaki artıĢ, bozunma prosesi üzerine iki zıt etkiyle katkıda bulunur. Bunlardan 

ilki, katalizör miktarının artmasıyla partiküllerin yüzeyindeki aktif merkezlerin sayısının 

artması, buna bağlı olarak daha fazla hidroksil ve süperoksit radikallerinin artıĢıyla 

bozunma verimindeki artıĢtır (Yıldırım et al. 2011). Diğer yandan, katalizör yüzeyinde 

e
−
/h

+
 çiftlerinin oluĢumuna yol açan saçılma olayları katalizörün verimini dolayısıyla 

bozunma verimini azaltır (Xu et al. 2013). 0.04 g L
–1

’lik TiO2/MMT dozunda SĠP 

bozunma verimi %19.25 olup 0.005 g L
–1

’den daha yüksektir. Bu arada, TiO2/MMT 

miktarı 0.04 g L
–1

’den 0.06 g L
–1

’ye artırıldığında SĠP bozunma veriminin hafifçe arttığı 

bulunmuĢtur. Etraflıca düĢünüldüğünde diğer deneylerde 0.04 g L
–1

’lik katalizör 

miktarının en iyi katalizör miktarı olduğuna karar verildi. 
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4.3.3. SİP başlangıç konsantrasyonunun etkisi 

Fotokatalitik ozonlama prosesi ile bozunma verimi üzerine SĠP baĢlangıç 

konsantrasyonunun etkisi, 0.04 g L
–1

’lik TiO2/MMT miktarı, 2 L saat
–1

’lik ozon gazı 

akıĢ hızı ve pH = 5’te, 5–25 mg L
–1

 arasında değiĢen SĠP baĢlangıç 

konsantrasyonlarında deneyler yapılarak incelendi. Deneylerden elde edilen sonuçlar 

ġekil 4.21’de grafik olarak sunuldu. Kinetik veriler Çizelge 4.11’da verildi.  

 

Şekil 4.21. Fotokatalitik ozonlama ile bozunma verimi üzerine SĠP baĢlangıç 

konsantrasyonunun etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.04 g L

–1
, ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat

–1
 ve pH = 5 
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Çizelge 4.11. 30 dk’lık fotokatalitik ozonlama prosesinde bozunma hız sabiti üzerine 

SĠP baĢlangıç konsantrasyonunun etkisi 

No. Konsantrasyon (mg L
–1

) kgöz (mg L
–1

 dk
–1

) 

1 5 –0.1150 

2 10 –0.2370 

3 15 –0.3656 

4 20 –0.4935 

5 25 –0.6587 

*Ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat
–1

 ve pH = 5. 

Çizelge 4.11’de sunulan verilere göre SĠP konsantrasyonu 5 mg L
–1

’den 25 mg L
–1

’ye 

çıkarıldığında SĠP bozunma hız sabitinin 0.115 mg L
–1

 dk
–1

’dan 0.6587 mg L
–1

 dk
–1

ya 

arttığı görülmektedir. Bu sonuç, yüksek SĠP konsantrasyonlarında oluĢan hidroksil 

radikalleri ile SĠP molekülleri arasındaki reaksiyonda kantitatif artmaya atfedilebilir. 

Benzer sonuçlar, kirletici baĢlangıç konsantrasyonundaki artıĢın sulu fazdaki farklı 

organik kirleticilerin bozunma ve oksidasyon hızlarını artırdığını ifade eden diğer 

araĢtırmacılar tarafından da rapor edilmektedir (Beltrán et al. 2009a; Mehrjouei et al. 

2012). 

4.3.4. Ozon gazı akış hızının etkisi 

GiriĢ gazındaki artan ozon konsantrasyonunun fotokatalitik ozonlama proseslerinde çok 

etkili bir Ģekilde organik kirleticilerin bozunmasına yol açtığı literatürden bilinmektedir. 

ÇalıĢmamızda SĠP’in fotokatalitik ozonlama prosesi ile bozunması üzerine giriĢ 

gazındaki ozon konsantrasyonunun etkisini incelemek için 1 L saat
–1

’tan 6 L saat
–1

’e 

değiĢen ozon gazı akıĢ hızlarında deneyler yapıldı. Deneylerde pH = 5, TiO2/MMT 

miktarı = 0.04 g L
–1

, SĠP konsantrasyonu 20 mg L
–1

 olarak sabit tutuldu. Deneylerden 

elde edilen sonuçlar ġekil 4.22’de verildi. Ayrıca, her bir ozon gazı akıĢ hızındaki 

çözünmüĢ ozon konsantrasyonu belirlendi ve Çizelge 4.12’de verildi. 
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Şekil 4.22. SĠP’in fotokatalitik ozonlaması üzerine ozon gazı akıĢ hızının etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.04 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

−1
 ve pH = 5 

Çizelge 4.12. 30 dk’lık reaksiyon sonrası uygulanan ozon gazı akıĢ hızlarına karĢı 

çözelti ortamında çözünmüĢ ozon konsantrasyonu 

Ozon gazı akış hızı 

(L saat
–1

) 

Çözünmüş ozon konsantrasyonu 

(mg L
–1

) 

1 0.04 

2 0.08 

3 0.12 

4 0.16 

5 0.21 

6 0.33 

 

ġekil 4.22’den fotokatalitik ozonlama veriminin, ozon gazı akıĢ hızının 1 L saat
–1

’den 2 

L saat
–1

’ye çıkarılmasıyla arttığı, daha yüksek akıĢ hızlarında önemli bir değiĢim 

göstermediği anlaĢılmaktadır. Bu, 2 L saat
–1

’in altındaki giriĢ gazı akıĢ hızlarının 

fotoüretilmiĢ elektronların inhibisyonu için yeterli olmadığını göstermektedir. ġekil 
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4.22’den görüleceği gibi, 2 L saat
–1

’lik giriĢ gazı akıĢ hızı fotokatalitik ozonlama 

proseslerinde SĠP bozunma verimini büyük ölçüde hızlandırmaktadır. Bunun sebebi, 

muhtemelen sinerjik etki ile daha fazla ROT’lerin (reaktif oksitleyici tür), özellikle 

hidroksil radikallerinin oluĢumu olabilir (Rodríguez et al. 2008). Gaz giriĢ hızındaki 

artma, çözünmüĢ oksijen konsantrasyonunu artırır, ayrıca reaksiyon ortamının daha 

fazla çalkalanmasını sağlar. ÇözünmüĢ ozon molekülleri fotokatalizör yüzeyine ya 

moleküler olarak veya yüzey hidroksil gruplarıyla zayıf hidrojen bağlarını oluĢturarak 

veya fiziksel olarak adsorplanarak ayrıĢmıĢ formda kolayca adsorplanabilir. 

Fotokatalizör yüzeyinde oluĢturulan elektronları ozon molekülleri tutarak ozonit radikal 

3O  anyonunu verir. Bu durum, daha yüksek miktarda hidroksil radikali oluĢumu ve 

SĠP bozunmasında artıĢla sonuçlanır (Beltrán et al. 2009b; Fathinia et al. 2016; Hassani 

et al. 2016). Bu çalıĢmada bulmuĢ olduğumuz sonuçlar literatürde daha önceki 

araĢtırmacıların rapor ettikleri sonuçlarla uyum içerisindedir (Beltrán et al. 2002; 

Beltrán et al. 2009a; Zhu et al. 2014). 

4.3.5. pH etkisi 

Organik kirleticilerin bozunmasında pH’ın önemli rol oynadığı bilinen bir durumdur 

(Ge and Qu 2003). Bu amaçla bu SĠP’in fotokatalitik ozonlama yöntemi ile bozunması 

üzerine pH etkisini incelemek için pH = 3–11 aralığında, 20 mg L
−1

’lik SĠP baĢlangıç 

konsantrasyonunda, 0.04 g L
–1

’lik TiO2/MMT miktarı ile ve 2 L saat
–1

’lik ozon gazı 

akıĢ hızında çeĢitli sürelerde deneyler yapıldı. Deneylerden elde edilen sonuçlar ġekil 

4.23’te verildi. ġekilden görüleceği üzere SĠP bozunma verimi çözelti pH’ının 5’e kadar 

artırılmasıyla arttı daha sonra azaldı. Proses esnasında; fotokatalizör yüzeyi, solvent 

molekülleri ve substrat arasındaki elektrostatik etkileĢimler gibi birçok faktör rol 

oynadığı için fotokatalitik ozonlama prosesi üzerine pH etkisini açıklamak oldukça 

güçtür (Hassani et al. 2015). 
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Şekil 4.23. SĠP’in fotokatalitik ozonlaması üzerine baĢlangıç pH değerinin etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.04 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

−1
 ve ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat

–1
 

SĠP molekülü, 5.9 ve 8.89 gibi iki pKa değerine sahiptir. Literatürden SĠP’in farklı 

pH’larda katyon (SĠP
0,+

), zwitter iyonu (SĠP
–,+

) ve anyon (SĠP
–,0

) olarak bulunduğu 

bilinmektedir (Carmosini and Lee 2009; Gad-Allah et al. 2011; Hassani et al. 2016). 

TiO2/MMT’nin pHzpc değeri (sıfır yük noktası) 8.4 olup bu pH değerinin altında 

katalizörün yüzeyi pozitif üstünde ise negatif yüklüdür. pH değeri 5.9’un altında 

olduğunda SĠP molekülleri pozitif yüklü, 8.9’un üzerinde negatif yüklüdür. Bu nedenle 

düĢük pH değerinde (~pH 3) elde edilen düĢük bozunma veriminin SĠP molekülleri ile 

pozitif yüklü katalizör yüzeyi arasındaki itme kuvvetlerinden kaynaklandığı 

söylenebilir. Benzer itme kuvvetleri bazik Ģartlarda da geçerli olup yüksek pH’larda 

düĢük bozunma veriminin meydana geldiği Ģekilden görülmektedir. SĠP’in doğal pH’ı 

olan pH = 5 değerinde nötral formda olan SĠP moleküllerinin pozitif yüklü adsorbent 

yüzeyinde fazla miktarda adsorplanmasından dolayı SĠP bozunma veriminde bir artma 

söz konusudur. BaĢka bir deyiĢle, pH değeri 3’ten 5’e artırıldığında nötral formdaki SĠP 

moleküllerinin oranı arttığı için pozitif yüklü fotokatalizör molekülleri ile SĠP 

molekülleri arasındaki etkileĢim çok daha kolay gerçekleĢmektedir. Buna göre 

TiO2/MMT fotokatalizörü üzerine ozonun sinerjik etkisi SĠP’in orijinal pH değerinde 



231 
 

 

(pH = 5) gözlendiğinden (Mehrjouei et al. 2011; Fathinia and Khataee 2015) tüm 

deneylerde, çözeltinin baĢlangıç pH değeri 5 olarak sabit tutuldu. 

4.3.6. SİP bozunması üzerine çeşitli radikal inhibitörlerin etkisi 

Yüzey reaksiyonları ve fotokatalitik ozonlama sisteminde SĠP bozunma mekanizmasını 

değerlendirmek amacıyla, ROT üzerine NaF, NaH2PO4, Na2SO4, Na2CO3, NaNO3, 

NaCl ve KI gibi inhibitörlerin etkisi incelendi ve bu iyonlar varlığında bir seri deneyler 

yapıldı (ġekil 4.24). Deneylerde her bir inhibitörün konsantrasyonu 20 mg L
–1

 olarak 

sabit tutuldu. Bulunan bozunma hız sabitleri, bozunma verimi ve çeĢitli inorganik 

iyonların ilave edilmesiyle veya edilmeden SĠP’in bozunma verimi karĢılık gelen 

regresyon katsayılarıyla birlikte Çizelge 4.13’de verildi. Çizelge 4.13’den görüldüğü 

gibi, SĠP’in bozunma hız sabiti ortama çeĢitli radikal inhibitörlerin ilavesinden sonra 

belirli bir derecede azalma göstermektedir. 

 

 

Şekil 4.24. SĠP’in fotokatalitik ozonlama prosesi üzerine inorganik radikal inhibitörlerin 

etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.04 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

−1
, [Radikal inhibitör]0 = 20 mg L

–1
, ozon 

gazı akıĢ hızı = 2 L saat
–1

 ve pH = 5 
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Çizelge 4.13. Bazı ROT inorganik inhibitörlerin 30 dk’lık fotokatalitik ozonlamada SĠP 

bozunma hız sabiti üzerine etkisi  

İnhibitör 
Bozunma  

verimi (%) 
kgöz (dk

–1
) R

2
 

Ġnhibitörsüz 90.00 0.0688 0.9846 

NaF 82.55 0.0540 0.9908 

Na2CO3 80.85 0.0534 0.9964 

NaH2PO4 77.06 0.0466 0.9897 

Na2SO4 73.20 0.0459 0.9954 

lCaN 74.45 0.0449 0.9941 

NaNO3 71.68 0.0441 0.9964 

IK 35.19 0.0141 0.9954 

*[SĠP]0 = 20 mg L
–1

, ozon akıĢ hızı = 2 L saat
–1

 ve pH = 5 

Tüm inhibitörlerin ilavesiyle SĠP bozunma hız sabitinin belirli bir dereceye kadar 

azaldığı görüldü. Çizelge 4.13’ten NaF ilavesinden sonra SĠP bozunma hız sabitinin 

hafifçe azaldığı görülmektedir. Bu azalma, F iyonlarının fotokatalizör yüzeyinde 

kuvvetli bir Ģekilde adsorplanma eğilimine atfedilebilir (Fathinia and Khataee 2015). F

iyonlarının fotokatalizör yüzeyinde baskın Ģekilde adsorpsiyonu, müteakiben meydana 

gelecek olan sinerjik reaksiyonların ilerlemesini engelleyerek oluĢan hidroksil 

radikallerinin miktarını azaltmakta ve bu da bozunma veriminin azalmasına yol 

açmaktadır. Bu sonuca dayanarak fotokatalitik ozonlama prosesinde SĠP ve ozon 

moleküllerinin fotokatalizör yüzeyinde adsorpsiyonunun önemli bir basamak olduğu 

söylenebilir (Ma et al. 2012; Fathinia and Khataee 2015). 

Ġyi bir OH  radikali inhibitörü olarak bilinen NaH2PO4’ün (Beltrán et al. 2008; Fathinia 

and Khataee 2015) SĠP’in bozunma hız sabiti üzerine etkisi incelendiğinde, ortamda 

dihidrojen fosfat iyonlarının varlığının bozunma hız sabitini önemli ölçüde azalttığı 

görüldü. 
2 4H PO ’nin olumsuz etkisi, bu iyonun substratla beraber fotokatalizör yüzeyine 

bağlanmak için yarıĢma halinde olmasıyla açıklanabilir. Bu anyonlar hidroksil 

radikalleriyle aĢağıdaki reaksiyona göre reaksiyon vererek daha düĢük reaktivitede olan 
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ve SĠP’in bozunmasında etkisi olmayan radikallerin oluĢumuna yol açarlar (Wang et al. 

2004). 

2 4 4 2H PO OH HPO H O       (4.53) 

Çizelge 4.13’te görüleceği gibi fotokatalitik ozonlama proseslerinde ortamda 

Na2SO4’ün varlığı bozunma hız sabitini düĢürmektedir. Sülfat iyonlarının göstermiĢ 

olduğu bu yavaĢlatma etkisi, fotokatalizör yüzeyinde adsorplanan bu iyonların 

fotoüretilmiĢ boĢluk ve hidroksil radikalleriyle vermiĢ olduğu reaksiyona atfedilebilir 

(Sökmen and Özkan 2002; Hassani et al. 2015). 

2

4 4SO h SO      (4.54) 

2 2

4 4SO OH SO OH        (4.55) 

Katalizörlerin fotokatalitik ozonlama aktivitesi üzerine 2

3CO   iyonlarının etkisi SĠP 

çözeltilerine H2CO3 ilave edilerek incelendi. 4.56 Reaksiyonuna göre karbonat iyonları 

hidroksil radikalleriyle reaksiyon vererek daha zayıf oksitleyici reaktif olan karbonat 

radikallerinin oluĢumuna yol açar (Khataee et al. 2013; Santiago et al. 2014). 

2

3 3CO OH CO OH        (4.56) 

SĠP’in bozunma hız sabiti üzerine nitrat iyonlarının 
3NO  etkisi SĠP çözeltisine NaNO3 

eklenerek incelendi (bkz. Çizelge 4.13) ve bu iyonların SĠP bozunma hız sabitini 

düĢürdüğü görüldü. Bu sonucun adsorplanan 3NO
 iyonlarının pozitif boĢluk ve 

hidroksil radikalleriyle vermiĢ olduğu reaksiyondan kaynaklandığı söylenebilir (Yap 

and Lim 2011). 

3 3NO h NO      (4.57) 

3 3NO OH NO OH        (4.58) 
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Cl  iyonlarının h
+
 ve OH  radikallerini aĢağıdaki reaksiyonlara göre inhibe ettiği 

üzerine yapılmıĢ pek çok çalıĢma vardır (Rincón and Pulgarin 2004; Sirtori et al. 2010; 

Yap and Lim 2011; Hassani et al. 2015; Khataee et al. 2015a). 

Cl h Cl      (4.59) 

2Cl OH Cl H O       (4.60) 

2ClOH H Cl H O       (4.61) 

2Cl Cl Cl      (4.62) 

 

Bu tip radikaller elektronlarla klorür iyonlarına geri dönüĢümü azaltabilir, böylece 

boĢluk, elektron ve hidroksil radikallerinin verimi düĢer (Santiago et al. 2014). 

Alternatif olarak klorür ve diklorür anyon radikalleri daha sonra organik bileĢiklerle 

katılma/eliminasyon reaksiyonu verebilir (Santiago et al. 2014). Çizelge 4.13’den 

görüleceği gibi, Cl  iyonlarının varlığı SĠP’in bozunma hız sabitini önemli ölçüde 

düĢürmektedir. 

Çözelti ortamında ilave edilen KI’ün hidroksil radikalleri, boĢluk ve elektronlar üzerine 

inhibitör etkisi yaparak (Rabani et al. 1998; Chen et al. 2005; Zhang et al. 2008; Zhang 

et al. 2010) SĠP’in bozunma hız sabitini önemli ölçüde düĢürdüğü Çizelge 4.13’ten 

görülmektedir. Bu sonuç, boĢluk ve OH  proseslerini baskılamak için bir tanılama aracı 

olarak iyodür iyonları kullanıldığında SĠP bozunma hız sabitinin önemli ölçüde 

azalacağını açığa vurmaktadır. Çizelge 4.13’teki sonuçlar da bu sonucu doğrular 

niteliktedir. AdsorplanmıĢ I  iyonlarının boĢluk ve elektronlarla verdiği reaksiyonun da 

SĠP’in bozunma hız sabitini inhibe edeceği bulunmuĢtur (4.63 ve 4.64 Reaksiyonları). 

I h I      (4.63) 

I e I      (4.64) 
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Buna göre farklı inorganik iyonların inhibitör etki sırası 

iyodür>nitrat>klorür>sülfat>dihidrojen fosfat>karbonat>flüorür Ģeklinde verilebilir. 

SĠP’in bozunma verimi üzerine inorganik inhibitörlerin yanı sıra, benzokinon (BQ)          

( 2O  inhibitörü), EDTA (h
+
 inhibitörü), kloroform ( 2O

inhibitörü), t–bütanol ( OH

inhibitörü), ve L–askorbik asit (
2O inhibitörü) gibi bazı organik inhibitörlerin etkisi de 

değerlendirildi (ġekil 4.25). Bu deneylerde SĠP: organik inhibitör oranı 1:1 olarak sabit 

tutuldu. Regresyon katsayılarıyla birlikte elde edilen yalancı birinci derece hız sabitleri 

ve bozunma etkinlikleri reaksiyon sistemine inhibitörün ilave edildiği ve edilmediği 

durumlar için Çizelge 4.14’te verildi. Çizelge 4.14’ten görüldüğü gibi SĠP bozunma 

verimi ve bozunma sabiti reaksiyon sistemine inhibitörlerin ilavesinden sonra azaldı. 

SĠP bozunma hız sabitinde gözlenen azalma SĠP bozunmasında aktif türlerin rolünü 

düĢündürmektedir. SĠP bozunma hız sabiti 0.0688 dk
–1

’den BQ, askorbik asit, t– 

bütanol, EDTA ve CHCl3 ilavesiyle sırasıyla, 0.0209 dk
–1

, 0.0375 dk
–1

, 0.0432 dk
–1

, 

0.0499 dk
–1

 ve 0.0561 dk
–1

 değerine kadar azaldı. 
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Şekil 4.25. SĠP’in fotokatalitik ozonlama prosesi üzerine organik radikal inhibitörlerin 

etkisi 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.04 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

–1
, [Radikal inhibitör]0 = 20 mg L

–1
, ozon 

gazı akıĢ hızı = 2 L saat
–1

 ve pH = 5. 
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Çizelge 4.14. Bazı organik inhibitörlerin 20 mg L
–1

 baĢlangıç konsantrasyonundaki 

SĠP’in 30 dk’lık fotokatalitik ozonlama ile bozundurulması üzerine etkisi 

İnhibitör 
Bozunma  

verimi (%) 
kgöz (dk

–1
) R

2
 

Ġnhibitörsüz 90.00 0.0688 0.9846 

Kloroform 83.59 0.0561 0.9882 

EDTA 79.86 0.0499 0.9909 

t–bütanol 72.45 0.0432 0.9986 

L–askorbik asit (AsA) 67.12 0.0375 0.9974 

Benzokinon 46.89 0.0209 0.9992 

*Ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat
–1

 ve pH = 5 

Sisteme benzokinon ilave edildiğinde SĠP bozunma hız sabitinin inhibitör olmadığı 

durumdaki reaksiyona kıyasla büyük ölçüde azaldığı bulundu. Benzer durum askorbik 

asidin ilave edildiği durum için de gözlendi. Bu sonuçlara dayanarak fotokatalitik 

ozonlama prosesi ile SĠP bozunmasında 
2O ’nin önemli yer aldığı sonucu çıkarılabilir. 

Ortamda CHCl3 bulunması durumunda SĠP bozunma hız sabitinde gözlenen hafif 

azalma, fotokatalitik ozonlama prosesi esnasında SĠP bozunmasında 
2O ’in katkısını 

göstermektedir (Xu et al. 2014). Benzer Ģekilde, SĠP bozunma hız sabiti EDTA 

varlığında da yavaĢlamaktadır. EDTA’nın varlığında SĠP bozunma hız sabiti ve 

bozunma verimi yaklaĢık %79.86 bozunmayla durdurulur, böylece fotokatalitik 

ozonlama prosesi ile SĠP bozunmasında boĢlukların kısmi rol oynadığı doğrulanır (Sun 

et al. 2013; Xu et al. 2013). Ayrıca, yarıĢmalı adsorpsiyondan dolayı EDTA, SĠP’in 

bozunma hız sabitini de inhibe eder. Bu nedenle, EDTA’nın göstermiĢ olduğu inhibitör 

etkisi hem sinerjik reaksiyonları engelleyen yarıĢmalı adsorpsiyona hem de boĢlukların 

tüketilmesine atfedilebilir (Fathinia and Khataee 2015). EDTA mevcudiyetinde SĠP 

bozunma hız sabitinin tamamen durdurulmayıp sadece azalması fotokatalitik ozonlama 

prosesi ile SĠP bozunmasında muhtemelen direk ozonlamanın rolü olduğu gerçeğini 

ortaya koymaktadır (Fathinia and Khataee 2015). Bulgularımız daha önceki 

araĢtırmacılarınki ile uyum içerisindedir (Liang et al. 2015; Xu et al. 2015). 
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4.3.7. Fotokatalitik ozonlama prosesi için muhtemel mekanizma 

Elde edilen verilere dayanarak fotokatalitik ozonlama prosesi ile SĠP’in bozunması için 

mekanizma önerisi ġekil 4.26’da Ģematize edilmiĢtir. MMT yüzeyine TiO2 

nanopartiküllerinin immobilize edilmesiyle SĠP bozunma veriminde gözlenen artıĢ, e
–

/h
+ 

ayrılma süresinin artması ve katalizörün daha büyük yüzey alanına sahip olmasıyla 

açıklanabilir. Artan yüzey alanı, fotoreaksiyon ve adsorpsiyon için daha fazla aktif 

merkezlerin oluĢumuna ve etkin ıĢık absorpsiyonuna yol açar. Bu da oluĢan ROT’nin ve 

bağlı olarak SĠP bozunmasında artıĢa yol açar. TiO2/MMT katalizörü kullanılarak 

gerçekleĢtirilen fotokatalitik ozonlama prosesinde UV ıĢınlarının absorpsiyonunun 

arkasından katalizör yüzeyinde e
–
/h

+ 
çiftleri oluĢur. FotoüretilmiĢ elektronlar, TiO2 

üzerinden MMT galerilerindeki metallerin muhtemel boĢ d orbitallerine transfer edilir 

ve/veya yükler indirgenme ve oksidasyon proseslerine doğrudan katılır (Tahir and Amin 

2013). Burada MMT’nin pozitif etkisi, TiO2’nin iletkenlik bandındaki elektronların 

metaller tarafından tutulması ve e
–
/h

+ 
çiftlerinin rekombinasyonunun inhibe etmesinden 

kaynaklanmaktadır. Bu yolla fotouyarılmıĢ elektronlar, katalizörün değerlik bandındaki 

boĢluklardan ayrılmıĢ olur. Genel olarak, fotoüretilmiĢ e
–
/h

+ 
çiftlerinin

 
sadece çok küçük 

bir kısmı bulk içerisinden fotokatalizör yüzeyine geçebilirler ve orada suyla ve O2 ile 

reaksiyon vererek sırasıyla, OH ve 
2O  gruplarını oluĢtururlar. Elektron ve boĢlukların 

diğer kısmı fotokatalizör içerisinde yeniden birleĢirler ve bu arada ısı çıkıĢı gerçekleĢir. 

Daha sonra iletkenlik bandına uyarılan fotoindüklenmiĢ elektronlar MMT’nin metalleri 

tarafından alınır, böylece fotoüretilmiĢ e
–
/h

+ 
çiftlerinin rekombinasyonu azalır. MMT 

elektron aldıktan sonra, ozon, hidroksil radikal ( OH ) kaynağı haline gelir. Daha sonra 

hem boĢluklar hem de hidroksil radikalleri güçlü bir oksidasyon gücünü taĢıyabilir ve 

etkili bir Ģekilde SĠP’i bozundurabilir (Pan et al. 2015). Ayrıca, fotokatalitik ozonlama 

proseslerinde baskın Ģekilde iĢlev gören OH  radikallerinin yanı sıra, ozonun fotolizi ile 

reaktif atomik oksijenin O(
1
D) oluĢur (4.30 ve 4.31 Reaksiyonları); bu aynı zamanda 

fotokatalitik ozonlama sistemiyle hedef kirleticinin bozunumunda küçük bir rol de 

oynar (Xiao et al. 2016). Yukardakilere dayanarak fotokataliz ve ozonlama arasındaki 

sinerjik etkiler etkin bir Ģekilde teĢvik edilebilir böylece daha yüksek oranda SĠP 
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bozunma değerine ulaĢılabilir. Buna göre, TiO2/MMT nanokompozitinin UV ıĢığı 

altında mükemmel bir fotokatalitik oksidasyon aktivitesi sergilediği söylenebilir. 

 

Şekil 4.26. SĠP’in fotokatalitik ozonlama prosesi ile bozundurulması için önerilen 

muhtemel mekanizma 

4.3.8. Farklı gerçek su matrislerinde fotokatalitik ozonlama prosesinin 

performansı 

Gerçek sularda fotokatalitik ozonlama prosesinin bozunma verimini etkileyen birçok 

inorganik bileĢen vardır. Her ne kadar fotokatalitik ozonlama prosesinde TiO2/MMT 

nanokompoziti SĠP için deiyonize suda yüksek bir bozunma verimi sergilese de, 

teknolojik ölçekli uygulamalarda faydalı olacağından onun gerçek su matrislerindeki 

performansının değerlendirilmesi gerekir. Bu nedenle, SĠP’in bozunma veriminde 

fotokatalitik ozonlama prosesinin verimini değerlendirmek için Atatürk Üniversitesi 

çeĢme suyu ve PaĢapınarı’ndan alınan iki farklı suda inceleme yapıldı (ġekil 4.27). Bu 

suların temel kimyasal ve fiziksel bileĢim özellikleri Çizelge 3.3’de gösterilmiĢtir. Saf 
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su ve diğer iki su örneği için elde edilen SĠP bozunma hız sabitleri Çizelge 4.15’te 

Tablo halinde verildi. 

 

Şekil 4.27. 2 L saat
–1

’lik akıĢ hızındaki ozonla 30 dk fotokatalitik ozonlama sonrasında 20 mg 

L
–1

’lik sabit konsantrasyondaki SĠP’in bozunma hız sabiti üzerine su matrisinin etkisi (a) Saf su, 

(b) Üniversite, (c) PaĢapınarı 

Çizelge 4.15. 20 mg L
–1

 baĢlangıç konsantrasyonundaki SĠP’in 2 L saat
–1

’lik ozon akıĢ hızında 

30 dk’lık fotokatalitik ozonlama süresinde bozunma hız sabiti üzerine su matrisinin etkisi  

Örnek SİP (mg L
–1

) 
Bozunma  

verimi (%) 
kgöz (dk

–1
) R

2
 

Saf su 20 90.00 0.0688 0.9846 

Üniversite  20 80.02 0.0516 0.9980 

PaĢapınarı 20 69.99 0.0406 0.9996 

 

Çizelge 4.15’den görüldüğü gibi, SĠP’in bozunma verimi saf suyla kıyasla çeĢme suyu 

ve yeraltı su örneklerinde azalma göstermiĢtir. Heterojen fotokatalitik ozonlama prosesi 

ile SĠP’in bozunma veriminin deiyonize su için elde edilen %90 değerinden çeĢme suyu 
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için %80.02’e ve yeraltı suyu için %69.99 değerine düĢtüğü görüldü. Buradan, SĠP’in 

bozunma veriminde gözlenen azalmanın gerçek su matrisinde var olan inorganik 

iyonların varlığının bir sonucu olduğu sonucu çıkarılabilir (Sui et al. 2012; Hassani et 

al. 2015). Üniversite suyuna kıyasla PaĢapınarı suyunda daha düĢük k değerinin elde 

edilmesi, radyasyon filtresi olarak etki eden yüksek miktardaki organik maddeden 

dolayı olabilir. Bu durum OH  radikallerinin üretimini engelleyerek bozunma hız 

sabitinin düĢmesine yol açar. Bunun dıĢında yeraltı suyunda bulunan yüksek miktardaki 

karbonat ve bikarbonat mineralleri OH  radikallerini inhibe ederek daha düĢük 

oksidasyon potansiyeline sahip radikallerin oluĢumuna sebep olur (Sirtori et al. 2010; 

Hassani et al. 2015). Dolayısıyla, TiO2/MMT fotokatalitik ozonlama iĢlemine maruz 

kalan su matrisi içinde tipik birkaç inorganik iyonun varlığı, prosesin baĢarısını 

belirlemede önemli anahtar faktör olabileceği sonucuna varılabilir. 

4.3.9. Katalizörün tekrar kullanılabilirliği 

Nanokompozitin tekrar kullanılabilirliği onun pratik uygulamasını belirleyen önemli bir 

faktördür. Bundan dolayı fotokatalitik ozonlama prosesinde aynı proses Ģartları altında 

TiO2/MMT’in tekrar kullanılabilirliği değerlendirildi ve elde edilen sonuçlar ġekil 

4.28’de Ģekil halinde sergilendi. Katalizörün her kullanımından sonra, önceki kullanılan 

sıvı faz uzaklaĢtırıldı ve katı fazda kalan katalizör herhangi bir iĢleme tabi tutulmadan 

yeni çözelti ilave edildi. ġekil 4.28’den görüleceği gibi, dört kullanımdan sonra 

bozunma veriminde çok fazla bir değiĢim görülmedi. Katalizörün baĢlangıçta %90.00 

olan bozunma veriminin %82.77’ye düĢtüğü dikkate alındığında TiO2/MMT 

nanokompozitinin proses esnasında bozunmadığı ve dayanıklılığını koruduğu 

söylenebilir. Kompozit aktivitesinde gözlenen tekrar kullanım deneylerinde 

fotokatalizörün küçük miktarlardaki kaybından kaynaklandığı düĢünülebilir. 

 

 

 



242 
 

 

 

Şekil 4.28. TiO2/MMT nanokompozitinin dört ardıĢık deneyde kullanımı 
*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.04 g L

–1
, [SĠP]0 = 20 mg L

–1
, ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat

–1
 ve 

reaksiyon süresi = 30 dk 

4.3.10. Fotokatalitik ozonlama prosesi esnasında SİP’in spektrum değişimleri 

Fotokatalitik ozonlama prosesi ile 30 dk’lık reaksiyon süresince SĠP’in bozunma 

spektrumu absorpsiyon spektrometresi kullanılarak izlendi (ġekil 4.29). ġekilden 

reaksiyon süresi arttıkça SĠP moleküllerinin fotokatalitik ozonlama prosesi esnasında 

oluĢan baĢlıca OH  radikalleriyle arka arkaya bozunmasından dolayı bozunma 

veriminin arttığı görülmektedir. ġekil 4.29’da, λmax = 316 nm ve 276 nm’de görülen iki 

karakteristik pikin reaksiyon süresiyle basamaklı olarak azaldığı açıkça anlaĢılmaktadır. 

Absorpsiyon pikinin gözlenen arka planı muhtemelen çözeltideki absorbans 

değerlerinde hafif artmaya yol açan katalizör partiküllerinin varlığından dolayı olabilir. 

Fotokatalitik ozonlama prosesinde maksimum bozunma verimine ulaĢmak için 

bozunma süresi test edildi (120 dk’lık reaksiyon süresi). SĠP’in maksimum bozunma 

verimi için optimum Ģartlara pH 5’te, 20 mg L
–1

’lik baĢlangıç SĠP konsantrasyonunda, 2 

L saat
–1

’lik giriĢ gazı akıĢ hızında ve 0.04 g L
–1

’lik katalizör miktarında ulaĢıldı. 

Sonuçlar etkin SĠP bozunması (%90.00) için 30 dk’lık reaksiyon süresinin yeterli 

olduğunu gösterdi. Daha sonraki sürelerde bozunma veriminde önemli bir değiĢim 
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olmadı. 90 dk’lık reaksiyon süresi sonunda SĠP için %95 gibi en yüksek bir bozunma 

verimi elde edildi. 

 

Şekil 4.29. SĠP’in fotokatalitik ozonlaması esnasında absorpsiyon spektrumundaki 

değiĢimler 

*Deney koĢulları: [Katalizör]0 = 0.04 g L
–1

, [SĠP]0 = 20 mg L
–1

, ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat
–1

, süre = 

30 dk 

4.4. Kirletici İlaç Karışımlarının Bozunmasıyla Oluşan Ara Ürünlerin Belirlenmesi 

Daha önce de belirtildiği gibi fotokatalitik proses birbirleriyle paralel olarak gerçekleĢen 

radikalik reaksiyonlarla birlikte ilerler. Fotokatalitik proseste, organik kirleticinin 

bozunması genellikle hidroksil radikalleri ve üretilen boĢluklarla yapılan yükseltgeme 

veya iletken bandında üretilen elektronlarla indirgeme yöntemiyle gerçekleĢir. Hidroksil 

radikallerinin seçimli olmamalarından dolayı, bozunma prosesi boyunca düĢük 

konsantrasyonda farklı ürünler ortaya çıkmaktadır. Bozunma prosesi boyunca ortaya 

çıkan ürünlerin belirlenip tanımlanmaları, onların çevreye karĢı etkilerinin anlaĢılması 

açısından çok önemli ve gereklidir, çünkü üretilmiĢ bu ürünler çevreye geri dönecek 

olan arındırılmıĢ sulu çözeltide bulunmaktadırlar. Bu nedenle bu çalıĢmada, GC–MS 

cihazı ile SĠP’in fotokataliz ve fotokatalitik ozonlama prosesleriyle ve SĠP, MET ve 
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APAP’tan oluĢan ilaç karıĢımının fotokatalitik ozonlama prosesiyle bozundurulması 

sırasında oluĢan ürünler tanımlanmıĢtır. 

Bozunma sonucunda oluĢan ürünlerin tanınması, kirletici maddelerin etkili ve tamamen 

bozunması ve kirleticilerin mineralleĢtirme sürecinin baĢlamasında kullanılan 

oksidasyon prosesinin gücü ve yeterliliği hakkında bize oldukça faydalı bilgiler 

sunabilmektedir. Ancak, ara ürünlerin çoğu düĢük uçuculuk ve yüksek kararlılığa sahip 

olduklarından, genellikle bu ara ürünler kromatogramda ayrıĢtırılamadıklarından 

belirlenmeleri ve tanımlanmaları güçtür. Böyle durumlarda yaygın olarak kullanılan 

türetici bileĢiklerle, ortaya çıkmıĢ ürünleri dayanıklı ve tanımlanabilir hale 

dönüĢtürülme yöntemi kullanılır. Uçucu olmayan bileĢikleri uçucu bileĢiklere 

dönüĢtürme, bu yöntemin kullanılan Ģekillerinden biridir. Küçük moleküllerde düĢük 

uçuculuk, genellikle moleküller arası güçlü dipol kuvvetlerden kaynaklanır. Bu 

kuvvetler, N–H, O–H ve S–H gibi polar grupların bulunması durumunda ortaya 

çıkarlar. Bu grupların hidrojenlerini alkilasyon, asilasyon veya sililasyon yöntemiyle 

değiĢtirmek, özellikle de birkaç etken gruba sahip olan bileĢiklerde uçuculuğun 

artmasına neden olacaktır. Çok küçük bazı amino bileĢiklerinde, uçuculuğun aĢırı 

derece fazla olması, ayrıĢtırma ve tanımlamayı zorlaĢtırır ve bunları daha düĢük 

uçuculuğa sahip bileĢiklere dönüĢtürme tanımlamayı kolaylaĢtırmaktadır. Ayrıca, bazı 

hassas bileĢikler kabul edilebilir uçuculuğa sahip olup, ancak ısıya karĢı dayanıklı 

değildirler ve kolonda çözülüp parçalanırlar. Bu tip bileĢikler sıcaklığa karĢı dayanıklı 

bileĢikler haline dönüĢtürülerek tayin edilebilirler. Bazı moleküller ise yüksek derecede 

polar olduklarından kolon tarafından çekildikleri için belirgin bir pik oluĢturmadığından 

tayin edilmeleri zordur. Bu moleküllerin türetilmeleri belirgin pikler oluĢmasına neden 

olacaktır. Tabii ki türetme iĢleminin daha önce belirttiğimiz özellikler dıĢında; gaz 

kromatografisi ve GC–MS’te ayrıĢtırmayı kolaylaĢtırma, farklı bileĢiklerin belirlenmesi 

gibi baĢka avantajlarının olduğunu da söylemeliyiz (Little 1999). 

Türetme iĢlemlerinde en yaygın kullanılan yöntem sililasyon yöntemidir. Hemen hemen 

gaz kromatografisinde sorun yaratabilen çoğu etken grup (hidroksil, karboksilik asit, 

amin, tiyol, fosfat) sililasyon yöntemiyle türetilebilir. Bu yöntemde, bileĢikte bulunan 
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bir asit hidrojeni SiMe3 gibi bir alkil silil gurubuyla yer değiĢtirir. En yaygın türetme 

etkenlerinden biri N,O–Bis(trimetilsilil)–asetamit’tir (BSA) ve kolaylıkla etken 

grupların geniĢ bir bölümüyle reaksiyona girer. Bu türetme etkeninin yapısı ġekli 

4.30’da gösterilmiĢtir. Ayrıca, BSA ile farklı bileĢiklerin etken grupları arasındaki 

reaksiyon mekanizması da ġekli 4.31’de gösterilmiĢtir (Little 1999). 

 

Şekil 4.30. BSA (N,O–Bis(trimetilsilil)–asetamit) ’in kimyasal yapısı 

 

 

Şekil 4.31. BSA ile farklı bileĢiklerin etken grupları arasındaki reaksiyon mekanizması 

4.4.1. SİP fotokatalitik prosesinde oluşan ara ürünler 

SĠP’in 20 dk’lık fotokatalitik bozunması sonrasında oluĢan ara ürünler GC–MS 

kullanılarak tayin edildi. Analiz sonucu kütle spektrumu yüksek olan sekiz ara ürün 

belirlendi (Çizelge 4.16). Ara ürünlerin bazıları kendi türevlerine hızlı bir Ģekilde 

oksidasyonundan dolayı belirlenemedi. Bozunma esnasında oluĢan bu ara ürünlerin 

tespit edilmesi, SĠP’in TiO2/MMT fotokatalizörü eĢliğinde fotokatalitik prosesle etkin 

bir Ģekilde bozunduğunu ortaya koymaktadır. 
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Çizelge 4.16. SĠP’in 20 dk’lık fotokatalitik bozunması sonunda tanımlanmıĢ ara ürünler 

Sıcaklık = 25°C’de, pH = 5 ve [SĠP]0 = 20 mg L
−1

 

No Bileşik 
tR 

(dk) 

Ana fragmentler (%) 

(m/z)  
Yapı 

1 

1,2–

Benzendikarboksilik 

asit, heptil oktil ester, 

3.00 

149.00 (%100.00), 132.90 

(%77.44), 446.10 (%27.84), 

67.00 (%19.47), 75.00 

(%18.63) 
 

2 
1,1,3–Trimetil–3–fenil–

2,3–dihidro–1 H–inden 
7.41 

221.00 (%100.00), 73.00 

(%43.76), 222.00 (%22.55), 

103.00 (%18.25), 147.00 

(%13.79) 
 

3 
3–Metil–2–propenil–

benzoik asit 
2.85 

163.00 (%100.00), 133.00 

(65.30), 91.00 (%37.26), 

59.00 (%34.44), 446.10 

(%29.25) 
 

4 

3–(2–Hidroksi–2–metil 

propil)sikloheks–2–

enon 

2.77 

59.00 (%100.00), 60.00 

(%2.85), 446.20 (%1.88), 

55.00 (%0.80), 57.00 (%0.67)  

5 Klorobenzen 3.75 

111.90 (%100.00), 77.00 

(%47.97), 114.00 (%32.79), 

51.00 (%13.12), 75.00 

(%9.06) 
 

6 Triakontan 27.55 

57.10 (%100.00), 55.10 

(%70.22), 69.10 (%64.72), 

71.00 (%62.46), 97.00 

(%49.02) 

 

7 
(9Z)–Oktadek–9–enoik 

asit 
27.85 

57.10 (%100.00), 55.00 

(%67.92), 71.00 (%66.42), 

69.00 (%51.89), 85.10 

(%46.31)  

8 N,N–Dimetilformamit 2.45 

73.00 (%100.00), 131.00 

(%29.05), 446.10 (%20.67), 

146.00 (%15.23), 72.10 

(%12.28) 
 

4.4.2. Fotokatalitik ozonlama esnasında SİP bozunma ara ürünlerinin analizi 

SĠP’in fotokatalitik ozonlama sonucu oluĢan bozunma ara ürünleri GC–MS ile üç kez 

analiz edildi ve üç analizden elde edilen genel pikler seçilerek kütle spektrometresindeki 

fragment iyonlarının yorumu ve ticari standart maddelere dayalı olarak değerlendirildi. 

Piklerin kalıĢ süreleri (tR) ve fotokatalitik ozonlama prosesi ile tanımlanmıĢ ürünlerin 
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kütle spektrumu Çizelge 4.17’de verildi. Kütle spektrumunun karĢılaĢtırma faktörü en 

yüksek olan sekiz ara ürünü tanımlandı. Arar ürünlerden bazıları türevlerine hızlı 

oksitlenmeleri veya kromatografik piklerin düĢük eĢleĢtirme faktörlerinden dolayı 

belirlenemedi 

Çizelge 4.17. 15 dk’lık fotokatalitik ozonlama prosesi sonucunda belirlenen bozunma 

ürünleri [SĠP]0 = 20 mg L
−1

, ozon gazı akıĢ hızı = 2 L saat
−1

 ve pH = 5 

No Bileşik 
tR 

(dk) 

Ana fragmentler(%) 

(m/z) 
Yapı 

1 3–Metilbütanamit 2.77 

59.00 (%100.00), 75.00 

(%17.26), 163.00 

(%13.92), 86.10 

(%11.11), 133.00 

(%10.43) 
 

2 
(2R,6S)–1,2,6–

Trimetilpiperidin 
3.69 

111.90 (%100.00), 59.00 

(%64.41), 75.00 

(%63.78), 77.00 

(%48.30), 114.00 

(%27.30)  

3 
(E)–4–(2–

Hidroksistiril)benzonitril 
4.08 

221.00 (%100.00), 75.00 

(%45.54), 58.90 

(%31.96), 73.00 

(%26.76), 222.00 (23.93) 

 

4 2,6–Di–tert–bütil–4–metilfenol 18.02 

205.10 (%100.00), 220.10 

(%25.40), 206.10 

(%18.27), 57.00 

(%10.96), 145.00 (%8.61) 
 

5 3–Metilhenikosan 29.83 

57.10 (%100.00), 55.10 

(%63.94), 85.10 

(%52.18), 71.00 

(%63.30), 69.00 (%55.71) 
 

6 

5–(Siklohekz–1–en–1–il)–5–

etilpirimidin2,4,6(1H,3H,5H)–

trion  

34.71 

207.00 (%100.00), 57.00 

(%41.72), 281.00 

(%38.19), 55.00 

(%37.70), 69.10 (%35.65) 

 

7 
3,5–Di–tert–bütill–6–

iminosiklohekza–2,4–dienon 
34.88 

202.00 (%100.00), 57.00 

(%52.02), 55.00 

(%40.88), 69.10 

(%39.47), 281.00 

(%37.00)  

8 
4–(1–Metillpiperidin–4–

il)benzen–1,2–diol 
37.69 

207 (%100.00), 57.00 

(%65.43), 69.00 

(%45.51), 97.10 

(%44.40), 55.10 (%43.80) 
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4.4.3. Üç ilaç karışımının fotokatalitik ozonlamayla bozunması sonucu oluşan ara 

ürünlerin tanımlanması 

MET, SĠP ve APAP ilaçlarının 6dk’lık fotokatalitik ozonlama prosesi sonucunda elde 

edilen örneklerin GC–MS analizi yapıldı. Örneklerin GC–MS analizinden elde edilen 

kütle spektrumları, GC–MS cihazı kütüphanesinde mevcut spektral bilgilerle 

karĢılaĢtırılarak, fotokatalitik ozonlama prosesiyle MET, SĠP ve APAP kirletici ilaç 

karıĢımının bozunmasından elde edilen 9 bileĢik baĢarıyla tanımlandı. Çizelge 4.18 

fotokatalitik ozonlama prosesiyle üç ilaç karıĢımının bozunması sonucunda GC–MS 

analitik yöntemiyle tanımlanmıĢ ara ürünleri göstermektedir. 

  



249 
 

 

Çizelge 4.18. Üç ilaç karıĢımının 6 dk’lık fotokatalitik ozonlama prosesiyle bozundurulması 

sonucunda belirlenen ürünler [SĠP]0 = 20 mg L
−1

, ozon gazı akıĢ hızı = 6 L saat
−1

 ve pH = 5 

No Bileşik tR (dk) 
Ana fraksiyonlar(%) 

(m/z) 
Yapı 

1 
Dimetil 2,3–disiyano 

fumarat 
2.71 

59.00(%100.00), 163.00(%66.97), 

133.00(%46.01), 91.00(%22.26), 

92.00(%13.80) 

 

2 2–Metilbenztiyazol 2.88 

149.00(%100.00), 

133.00(%77.37), 59.00(%22.68), 

75.00(%18.44), 150.00(%15.44)  

3 1,3–Dimetilbenzen 3.97 

91.00(%100.00), 106.10(%54.20), 

75.00(%40.09), 105.00(%26.59), 

77.00(%18.05)  

4 
3–Etoksi–2–metil–

5H–benzo [7] 

annulen 

5.31 

172.00(%100.00), 73.00(%76.94), 

75.00(%53.91), 114.00(29.73), 

173.00(%18.98)  

5 2,4,6–Trimetilpiridin 5.90 

121.00(%100.00), 

120.10(%31.82), 75.00(%26.00), 

79.00(%23.88), 77.00(%14.61) 
 

6 N,N–Dimetilanilin 7.76 

120.00(%100.00), 

121.00(%74.02), 75.00(%33.57), 

77.00(%20.88), 105.00(%13.11) 
 

7 
1–(Feniltiyo)–

5,6,7,8–
tetrahidroindolizin 

8.43 

231.10(%100.00), 75.00(%34.23), 

73.00(%33.76), 232.10(%22.30), 

147.00(%18.59) 

 

8 
2–(4–(but–3–en–2–

il) fenil) propanal 
33.97 

159.00(%100.00), 

207.00(%97.50), 69.00(%89.47), 

55.00(%73.72), 81.00(%67.18) 

 

9 
3–(3,5–di–tert–

bütilfenil) propionik 

asit 

35.45 

530.50(%100), 57.00(%72.57), 

339.20(%64.43), 219.10(%44.96), 

55.10(%44.93) 

 
 

Tanımlanan bileĢiklere ek olarak kromatografi spektrumunda var olan bazı pikler, 

bunlara ait piklerin GC–MS yazılımında mevcut olan bilgilerle çok düĢük seviyede 

(%90’dan düĢük) örtüĢmelerinden dolayı dikkate alınmadılar. Bir aromatik halkası 
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kırıldığında, geniĢ aralıklarda ara bileĢiklerin oluĢması mümkündür. Ancak bu ürünlerin 

tamamının tanımlanması aĢağıdaki nedenlerden dolayı mümkün değildir: 

 (GC–MS yöntemi) tanımlama tekniğinin sınırlılıkları 

 Bu türlerin bazılarını kararlı olmayıp oluĢtukları anda hemen baĢka bir türe 

dönüĢmeleri, 

 Bazı ara ürünlerin konsantrasyonlarının çok düĢük olması nedeniyle kullanılan ölçüm 

yöntemi onları ölçebilme ve tanımlayabilme yeterliliğine sahip değildir (Little 1999). 

4.5. Yapay Sinir Ağları (ANN) 

Günümüzde yapay sinir ağları (ANN) bilim ve sanayinin birçok farklı dalında geniĢ bir 

Ģekilde kullanılmaktadır. ANN ifadesi insan beyninden ilham alınmıĢ geniĢ bağlantı 

gruplarının genel bir açıklamasıdır. ANN bir ya da birkaç giriĢ değiĢkeni (bağımsız 

değiĢkenler, x) ile bir ya da birkaç çıkıĢ değiĢkeni (bağlı değiĢkenler ya da cevap, y) 

arasındaki iliĢkinin tahmin edilmesine izin vermektedir. ġekil 4.32’de gösterildiği gibi 

yapay sinir ağı birçok iĢlemci ya da nörondan oluĢmuĢ ve bunlar katmanlar Ģeklinde 

gruplandırılmıĢlardır (Khataee and Kasiri 2010a). 

Birinci katman, her değiĢken için tek düğüm giriĢ katmanı ve son katman ise incelenen 

her bir değiĢkene karĢılık bir düğümü olan çıkıĢ katmanıdır. Bu iki katman arasında, bir 

ya da birkaç gizli katman bulunmaktadır ve onların görevi de sinir ağını eğitmektir. Her 

ağdaki düğümler tam veya rastgele bir sonraki katmanda bulunan düğümlere 

bağlanmıĢlardır. Her bağlantı ağırlık (W) adındaki değerle belirlenir. GiriĢ ve çıkıĢ 

nöronlarının sayısı deneyin özelliklerine göre belirlenir (Khataee and Kasiri 2010a). 

Gizli katmanların sayısı teorik olarak birden fazla olabilir, ama genel olarak tek bir gizli 

katmanı olan ağ uygun ve birçok sayıdaki nöronla her türlü giriĢ–çıkıĢlı bir yapıyı analiz 

edebilmektedir. 
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Şekil 4.32. Tek gizli katmanı olan bir yapay sinir ağı örneği (Behera et al. 2012) 

Her nöron için 4.65 Denklemdeki gibi matematiksel bir bağıntı yazılabilir: 

N N

j j j j

j 1 j 0

y W x b W x
 

   
       

   
    (4.65) 

Burada, her bir giriĢ değiĢkeni (Xi) uygun bir ağırlığıyla (Wj) çarpılır ve sonuç b değeri 

ile karĢılaĢtırılır. Bu değer ağırlığa eĢit ise (b = W0) yukarıdaki denklemde birinci ifade 

ikinci ifadeye dönüĢür.   fonksiyonu genellikle tek kutuplu sigmoid fonksiyonu olarak 

Denklem 4.66 Ģeklinde açıklanır. 

z

1
(Z)

1 e
 


  (4.66) 

Sinir ağındaki bir değerin fonksiyon kabul edilebilirliği çok büyük bir oranla ağdaki 

sinyal yayılma Ģekline bağlıdır. Ağırlıkların bu yayılmada önemli rolleri bulunmaktadır 

ve baĢlangıçta ağırlıklara rastgele küçük sayılar verilir. Optimum ağırlık değerini bulma 

iĢlemine ―ağın eğitilmesi‖ denilir ve genellikle denetlenmiĢ öğrenim yöntemiyle 

gerçekleĢir. Eğitim serisi adında bazı veriler tekrarlanarak ağa verilir ve hesaplama 
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sonucu ile gerçek çözümleri arasındaki fark az sayıda aĢamalar boyunca ve öğrenim 

algoritmasına göre kullanılır (Fathinia et al. 2016). Ağdaki çıkıĢ değerleri ile hedef 

değerleri arasındaki ortalama hata karesi (MSE) ve ortalama mutlak hatası (MAE) 

sırasıyla, 4.67 ve 4.68 Denklem ile verilirler (Aghaeinejad-Meybodi et al. 2015): 

i Q
2

i,tahmini i,deneysel

i 1

1
MSE ( ) (Y Y )

Q





   (4.67) 

i Q

i,tahmini i,deneysel

i 1

1
MAE ( ) Y Y

Q





   (4.68) 

Burada Q hedef verilerinin sayısı, yi,tahmini ağ tarafından tahmin edilen cevabın değeri, 

yi,deneysel deneyden elde edilen deneysel cevabın değeri ve i’de veri indeksidir. Eğitilme 

iĢlemi boyunca, sinirsel teknikler kendi iĢlemlerini değerlendirmek amacıyla bazı 

yöntemlere ihtiyaç duymaktadırlar. Onlar giriĢ ve çıkıĢ değerleri arasında iliĢki kurmayı 

öğrendiklerinden dolayı, eğitilme amaçlı kullanılan veriler üzerinde ağın davranıĢını 

değerlendirmek en iyi sonucu vermeyecektir. Bir ağ gerekenden daha fazla eğitilirse 

aĢırı eğitilmiĢ (overtrain) olur ve genellik özelliğini kaybeder. Bu nedenle verilerden üç 

seri kullanılması daha uygundur. Bunlar; ağı eğitme amacıyla kullanılan eğitim serisi, 

eğitilme süreci boyunca sinir ağının davranıĢını gösteren test serisi ve eğitilmiĢ bir ağı 

değerlendiren validasyon serisidir. Bu serilerden her biri kendisine ait hataya sahiptirler. 

Ağdan elde edilen ağırlıkların matrisi her bir giriĢ değiĢkeninin cevap değiĢkeni 

üzerindeki ortalama etkisi ve önemini hesaplamak için kullanılabilir. 4.69 Denklem bu 

amaçla önerilmiĢtir (Zarei et al. 2010; Hassani et al. 2015): 

  
  

h i

i h i

m N Nih ih ho

jm km mnm 1 k 1

j k N m N Nih ih ho

km km mnk 1 m 1 k 1

W W W
I

W W W



 

 

  






 

  
  (4.69) 

Bu denklemde Ij, j
th

 giriĢ değiĢkeninin cevap değiĢkeni üzerindeki relatif etkisi, Ni ve Nh 

sırasıyla, giriĢ ve çıkıĢ nöronlarının sayılarıdır. Ayrıca, W da ilgili ağırlıklar ve i, h ve o 
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üstsimgeleri sırasıyla, giriĢ, gizli ve çıkıĢ katmanlarıyla ilgili ve k, m ve n indisleri de 

sırasıyla, giriĢ, gizli ve çıkıĢ nöronlarını göstermektedirler. 

4.5.1. Yapay sinir ağları kullanılarak fotokatalitik prosesinde SİP bozunmasının 

modellenmesi 

Daha önceki çalıĢmalardan, ANN modelinin fotokatalitik bozunma prosesleri esnasında 

parametrelerin nispi önemini incelemek için yaygın Ģekilde kullanılacağı anlaĢılabilir 

(Khataee and Kasiri 2010a). Bu çalıĢmada, ANN modellemesi Matlab (MathWorks, 

Ine., ABD) matematiksel yazılımının ANN araç kutusu kullanılarak yapıldı. Buna göre 

SĠP fotokatalitik bozunmasını modellemek için giriĢ, çıkıĢ ve gizli orta katmandan 

oluĢan üç katmanlı ileri beslemeli geri yayılım sinir ağı kullanıldı. Katmanlar, her 

katmanın içindeki ANN’nin iĢlem birimi olarak nöron sayısı ve sinir ağı topolojisinden 

gelen katmanlar arasında transfer fonksiyonları dikkate alınmıĢtır (Khataee et al. 2010). 

Gizli ve çıkıĢ katmanlarında doğrusal transfer fonksiyonu da kullanılmıĢtır. GiriĢ 

katmanı baĢlangıç SĠP konsantrasyonu (mg L
–1

), radyasyon süresi (dk), katalizör 

miktarı (g L
–1

) ve baĢlangıç pH’ını içeren dört deneysel parametreye göre, çıkıĢ katmanı 

ise bozunma verim %’sine göredir. Deneylerden elde edilen tüm veriler (Xi) 4.70 

Denklemi kullanılarak 0.1–0.9 aralığında (Xi) ölçeklendirildi ve daha sonra sırasıyla, 

%72, %24 ve %24 oranı ile eğitme, validasyon ve test setleri ayrıldı. 

i i
i

i i

X min(X )
x 0.6 0.2

max(X ) min(X )

 
  

 
  (4.70) 

Burada; min (Xi) ve max (Xi) giriĢ değiĢkenlerinin (X) uç değerleridir. Hata fonksiyonu 

olarak MSE kullanıldı (Khataee and Kasiri 2010a; Hassani et al. 2015). 

Aynı zamanda 4.69 Denklemi kullanılarak çıkıĢ değiĢkeni üzerinde her bir giriĢ 

değiĢkeninin relatif önemi hesaplandı. 
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Bilindiği gibi, katmanların sayısı, her bir katmandaki düğümlerin sayısı ve transfer 

fonksiyonlarının doğası ANN’nin topolojisini belirler. Bu çalıĢmada, süre (dk), 

baĢlangıç SĠP konsantrasyonu (mg L
–1

), katalizör miktarı (g L
–1

) ve baĢlangıç pH’ı geri 

beslemeli üç katmanlı yapay sinir ağında verilen giriĢ değiĢkenlerini göstermektedir. 

Bozunma verimi belirsiz cevap veya çıkıĢ değiĢkeni olarak seçildi. OluĢturulan birkaç 

veri dıĢında ANN yapısını beslemek için 120 deneysel seri kullanıldı. Örnekler 

sırasıyla, 72, 24 ve 24 olmak üzere eğitme, validasyon ve test serileri gruplarına ayrıldı. 

ÇalıĢma iĢlemi esnasında hata performansının fonksiyonu olarak seçilen MSE, 2 den 

20’ye kadar incelenen nöronlar arasında 14 nörondan minimum değere sahip olandı. 

Ağırlıkların rastgele baĢlatılmasından dolayı rastgele korelasyon yapmamak için her bir 

topoloji üç kez tekrar edildi. ġekil 4.33 a’da MSE ve gizli katmandaki nöronların sayısı 

arasındaki iliĢki görülmektedir. Görüldüğü gibi en düĢük MSE 14 nöronla elde edildi. 

Bu nedenle 14 nöron ANN’nin en iyi performans temsili olarak bulundu. ġekil 4.33 b 

optimize ANN yapısının Ģematik gösterimini sergiler. Diğer yandan, ġekil 4.34 sinir ağı 

model’ine dayalı test serisi için deneysel ve tahmin edilen bozunma verimi arasındaki 

karĢılaĢtırmayı gösterir. Test veri serisinin çıkıĢ değiĢkeni için eğri 0.9864 gibi bir 

korelasyon katsayısı (R
2
) değerine sahipti. Eğrinin korelasyon katsayısı modelin 

güvenilirliğini gösterdi. Sonuçlar uygun modelde onaylanmıĢ deneysel aralıklar 

içerisinde sunulan sistemde sinir ağı modelinin tekrarlanabilirliğini ortaya koydu. Yine 

sunulan ANN ağırlıkları yapay sinirler arasındaki katsayılar olup bundan dolayı gerçek 

biyolojik nöronlarda akson ve dendritler arasındaki sinaps (iletiĢim) güçlüklerine analog 

olarak göz önüne alınabilir (Hassani et al. 2014b). 
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Şekil 4.33. (a) ANN’nin performansı üzerine gizli katmandaki nöronların sayısının 

etkisi ve (b) optimize ANN yapısının Ģematik gösterimi 

 



256 
 

 

 

Şekil 4.34. Test serisi için yapay sinir ağı modellemesiyle hesaplanan sonuçlarla 

deneysel sonuçların karĢılaĢtırılması  

Çizelge 4.19’da sunulan çalıĢmada ANN ile sağlanan ağırlıkları gösterir. ÇıkıĢ verisi 

üzerindeki her bir giriĢ verisinin etkisi nöral ağırlık verisi kullanılarak hesaplandı. 

Sonuçlar bozunma verimi üzerinde baĢlangıç SĠP konsantrasyonu, çözelti pH’yı, 

TiO2/MMT miktarı ve UV radyasyon süresinin nispi etkisinin sırasıyla, %30.71, 

%24.43, %22.55 ve %22.31 olduğunu gösterdi (ġekil 4.35). SĠP bozunma verimi 

üzerine etki eden faktörlerin öneminin SĠP konsantrasyonu>pH>katalizör>süre sırasına 

göre azaldığı bulundu. SĠP bozunma verimi üzerine tüm bağımsız değiĢkenlerin etkisi 

vardı fakat pH ve konsantrasyonun etkisi dikkat çekiciydi. Bundan dolayı sunulan 

çalıĢmada giriĢ değiĢkenlerinin her birinin etkisi göz ardı edilmedi. 
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Şekil 4.35. SĠP’in bozunma verimi üzerine giriĢ değiĢkenlerinin nispi önemi 

Çizelge 4.19. Ağırlık matriksi, W1:giriĢ katmanı ve gizli katmanlar arasındaki 

ağırlıklar; W2: gizli katman ve çıkıĢ katmanları arasındaki ağırlıklar 

Nöron 
W1 

Değişken 
   

Eşik 

değer 
W2  

 Süre Konsantrasyon Katalizör pH  Nöron Ağırlık 

1 1.1229 0.2144 1.8603 1.6026 –2.7032 1 0.2056 

2 0.2667 0.9911 –1.3351 –2.1889 –2.1967 2 –0.4648 

3 –1.0565 1.1954 1.6084 1.4481 1.8993 3 –0.1897 

4 –1.6795 –0.772 1.4683 1.2432 1.5081 4 0.175 

5 –0.3288 2.2869 –1.0827 0.8711 1.0871 5 0.2132 

6 1.4398 1.6607 0.8649 –1.0486 –0.7822 6 0.6842 

7 0.3438 –2.6504 0.0514 0.0019 –0.2667 7 0.6893 

8 –2.1303 0.5853 1.4787 –0.0484 0.012 8 0.6841 

9 –1.7428 –0.3258 –0.5724 1.956 –0.6419 9 0.0122 

10 1.545 –0.4667 –1.6483 1.4195 1.2108 10 0.9178 

11 –0.2452 –1.2539 0.4785 2.3491 –1.3744 11 –0.5899 

12 –0.6712 1.1937 1.8825 0.9517 –2.0835 12 –0.2002 

13 1.126 1.9727 –1.2518 –0.4354 2.3712 13 –0.2641 

14 –0.6554 –1.5134 –0.3296 2.1223 –2.7121 14 0.3655 

      
Eşik 

değer 
–0.1486 
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4.5.2. SİP fotokatalitik ozonlama prosesinin ANN modellemesi 

SĠP kirletici ilaç maddesinin fotokatalitik ozonlama iĢleminden elde edilen sonucunu 

modellemek amacıyla 5:11:1 topolojisiyle üç katmanlı geri yayılma etkinlik algoritması 

kullanıldı (ġekil 4.36). Bu ağ giriĢ katmanında 5 nöron, gizli katmanda 11 nöron ve 

çıkıĢ katmanında ise 1 nörona sahip. Bu ağa giriĢ yapan giriĢ değiĢkenleri bunlardan 

ibaretti: çözeltinin pH değeri, ozon gazı akıĢ hızı (L saat
–1

), katalizör miktarı, SĠP’in 

baĢlangıç konsantrasyonu (mg L
–1

) ve prosesin süresi (dk). SĠP bozunma verimi ise 

çıkıĢ değiĢkeni veya cevaptır. 

 

Şekil 4.36. Optimize ANN yapısının Ģematik gösterimi 

Gizli katmandaki optimum nöron sayılarını belirlemek amacıyla 1’den 16’ya kadar 

nöronu olan farklı topolojiler denendi ve hatayı bertaraf etmek için her deney üç kez 

tekrarlandı. Yapılan bu araĢtırma çalıĢmasında MSE her topolojideki hata gösterge 

fonksiyonu olarak kullanıldı. ġekil 4.37 gizli katmandaki nöron sayılarına göre ortalama 

kare hata grafiğini göstermektedir. 
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Şekil 4.37. Gizli katmandaki eğitme, test ve validasyon veri serilerinde farklı sayıdaki 

nöronlarla SĠP bozunma veriminin (%) tahmininde MSE değiĢimi 

ġekil 4.37’de gösterdiği gibi en düĢük hata nöron sayısının 11 olduğu durumda 

kaydedilmiĢtir. Bu nedenle modelleme iĢleminin devamında bu sayı gizli katmandaki 

nöronlar için kullanıldı. Yapılan bu araĢtırma çalıĢmasında gizli katmanda en yaygın 

kullanılan fonksiyon olan Tanjant Sigmoid Aktarma fonksiyonu kullanılmıĢtır. Bu 

aktarma fonksiyonu 4.71 Denklemi Ģeklinde ifade edilir (Elmolla et al. 2010). 

1
f (x)

1 exp( x)


 
  (4.71) 

Burada f(x) gizli katmandaki nöron çıkıĢı ve ―trainscg‖ ağının eğitilme aĢamasında 

kullanılan fonksiyondur. Ağın giriĢ veri sayısı 209 idi ve bu verilerden 145’i ağın 

eğitilme aĢamasında, 32’si ağın değerlendirilme aĢamasında ve 32’si de ağın test 

edilmesi için kullanıldı. 
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Ağın değerlendirilmesi ve denenmesi için kullanılan verilerin baĢlangıç verilerinden 

alındığını belirtmemiz gerekir. Kullanılan verilerin aralıkları Çizelge 4.20’de 

özetlenmiĢtir. 

Gizli katmanda kullanılan aktarma fonksiyonunun Tanjant Sigmoid fonksiyonu 

olduğundan bütün veriler ağa girmeden önce mutlaka 0.1 ile 0.9 değerleri arasında 

bulunmaları gerekmektedir. Bu nedenle her (Xi) verisi 4.67 Denklemi kullanılarak bu 

sınırda bulunan yeni xi değerine dönüĢtürüldü (Elmolla et al. 2010). 

Ağdan çıkan verileri deneysel verilerle kıyaslamak için onları tekrar 4.70 Denklemi 

kullanarak (0–100) aralığına getirilmesi gerektiği doğaldır. 

Çizelge 4.20. Fotokatalitik ozonlama prosesiyle SĠP bozunma sonuçlarının 

modellenmesinde kullanılan değiĢkenlerin sınır aralıkları 

Değişken Aralık 

Giriş Katmanı – 

Süre (dk) 0–30 

Ozon gazı akıĢ hızı (L saat
–1

) 1–6 

Katalizör miktarı (g L
–1

)
 

0.005–0.08 

BaĢlangıç SĠP konsantrasyonu (mg L
–1

) 5–25 

BaĢlangıç pH’ı 3–11 

Çıkış Katmanı – 

SĠP bozunma verimi (%) 0–100 

 

Ayrıca, eğitmelerin sayısı hata geri yayılımı çerçevesinde en muhtemel ağırlıkları 

bulmak için kullanıldı ve seçilen son ağ yapısı daha sonra15 tekrarlama için çalıĢıldı. 

ġekil 4.38’de görüldüğü gibi, MSE eğitme, validasyon ve test verileri için 15 tekrar için 

de minimum değerdedir. ġekil 4.39’da veri serilerinin hata histogramı görülebilir. 



261 
 

 

 

Şekil 4.38. Eğitme, validasyon ve test veri setleri için farklı periyot sayılarına karĢı 

SĠP’in % bozunma veriminin tahmininde MSE geliĢimi 

 

 

Şekil 4.39. Eğitme, validasyon ve test veri setleri için kalan hataların sıklığını temsil 

ANN çıkıĢının hata histogramı 
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 4.40 a’dan 4.40 d’ye kadar Ģekiller sırasıyla, sinir ağı modelinden çıkıĢ değiĢkenini 

değerleri (çıkarılma verimi) ve ağın eğitilme serisi, değerlendirme serisi, test serisi ve 

verilerin genel serilerinden elde edilen değerleri arasındaki karĢılaĢtırmayı 

göstermektedirler. Görüldüğü gibi sonuçlar arasında çok iyi bir uyum vardır ve lineer 

bağlılık katsayısı ağın eğitilme serisi, değerlendirme serisi, test serisi ve verilerin genel 

serileri için sırasıyla, 0.9988, 0.9964, 0.9982 ve 0.9984 değerindedir. Elde edilen 

sonuçlara göre 5:11:1 topolojiyle geliĢtirilmiĢ yapay sinir ağı modelinin deneysel 

sonuçları uygun bir dikkat ve doğrulukla modelleyebildiği ve bu modelin baĢka 

koĢullarda da çıkıĢ değiĢkeninin tahmini için kullanılabileceğinin sonucunu 

çıkarabiliriz. 

 

 
Şekil 4.40. (devam) 
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Şekil 4.40. Bozunma veriminin deneysel sonuçları ile ANN modelinden elde edilen 

sonuçlarının karĢılaĢtırması (a) eğitme serisi, (b) validasyon serisi, (c) test serisi ve (d) toplam 

seri 

4.6. Fotokatalitik ozonlama prosesi ile MET, SİP ve APAP ilaç karışımlarının 

bozundurulması: Eş zamanlı ölçüm, modelleme ve bozunma prosesinin 

optimizasyonu 

Ġlaç sektörü ve ilaçta kullanılan maddelerin kullanıldığı diğer sektörlerin atıkları 

genellikle sadece tek bir ilaç maddesi içermemektedir ve onlarda sürekli farklı birkaç 

ilaç maddesinden oluĢan karıĢım bulunmaktadır. Bu nedenle, sulu çözeltilerden kirletici 
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karıĢımlarını uzaklaĢtırmak amacıyla kullanılan bir bozundurma prosesinin 

performansını incelemek çok büyük önem taĢımaktadır. Bu nedenle bu araĢtırma 

çalıĢmasının üçüncü aĢamasında MET, SĠP ve APAP maddelerinin karıĢımını 

uzaklaĢtırmada kullanılan fotokatalitik ozonlama prosesinin etkisini değerlendirmek için 

CCD yöntemiyle bir deney tasarımı yapılmıĢtır ve bunun sonucunda Design Expert 

(versiyon 10.0.1) yazılımı tarafından 47 deney belirlenmiĢtir. Bu deneyler Çizelge 

3.9’da verilen çizelgedeki gibi uygulanmıĢlardır. 

Daha önce de değindiğimiz gibi, ilaç maddelerinin her birinin bozunma performansını 

inceleyebilmek için ilaç maddesinin konsantrasyonunu ölçen güvenilir bir yönteme 

ihtiyaç duyulmaktadır. ĠOP ile organik kirletici maddelerin bozundurulmasının 

incelenmesinde; çözeltinin özel bir dalga boyundaki ıĢını absorplama miktarının 

kaydedilmesinden ibaret olan tek değiĢkenli kalibrasyon yöntemi, organik maddenin 

konsantrasyonunu belirlemek için kullanılan en yaygın yöntemdir. Tek kirletici madde 

içeren çözeltilerde bu yöntemin kullanımı kolay ve etkilidir ve rahatlıkla kirletici 

maddenin konsantrasyonu belirlenebilmektedir. Ancak, birkaç kirletici madde içeren 

çözeltilerde ise absorpsiyon spektrumlarının üst üste gelmelerinden dolayı tek 

değiĢkenli kalibrasyon yöntemiyle çözeltide bulunan bütün türlerin aynı anda 

ölçülmeleri mümkün değildir. Öyle ki; Ģekilde de görüldüğü gibi MET, SĠP ve APAP 

kirletici maddelerinin karıĢımının absorpsiyon spektrumlarında tepe noktaları üst üste 

gelmektedir (ġekil 3.3) ve bu nedenle bu maddelerin bu Ģekildeki çizgilerle tek 

değiĢkenli kalibrasyon yöntemiyle ölçülmeleri mümkün değildir. Bundan dolayı bu 

araĢtırma çalıĢmasında çok değiĢkenli PLS yöntemi kullanılmıĢtır. 

4.6.1. Fotokatalitik ozonlama prosesi ile kirletici ilaç maddelerinin karışımlarını eş 

zamanlı ölçme amacıyla PLS analiz yönteminin kullanılması 

Kimyasal bileĢiklerde eĢ zamanlı ölçüm yapılmasının ilk aĢaması; üçlü karıĢımlar için 

bir kalibrasyon matrisi elde etmektir. Bu amaçla her biri üç tip içeren 72 adet çözelti 

oluĢturuldu. KarıĢımların konsantrasyonu daha önce incelenen lineer konsantrasyon 
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sınırı aralığında rastgele seçildi. Bu çözeltiler iki seri kalibrasyon (45 numune) ve 

validasyon (27 numune) gruplarına ayrıldılar. 

Ana faktör sayılarının seçilmesi, PLS modelleme yöntemindeki en önemli bölümlerden 

biridir. Bu seçim çapraz doğrulama yöntemi esasına göre (1.25.2 bölümünde detaylı 

olarak açıklandı) yapıldı. Bu yöntemde kalibrasyon serilerinin sayılarına göre model 

yapılmaktadır ve her seferinde kalibrasyon serisinin numunelerinden biri matristen 

çıkarılıp model serisinin kalan elemanlarıyla oluĢturulmaktadır. Model kullanılarak 

çıkarılan numune, tahmin edilip ardından tahminden kaynaklanan hata hesaplanır. Bu 

iĢlem seri elemanlarının tamamının en az bir kere çıkarılmalarına kadar devam eder. 

ĠĢlemin sonunda modelin toplam tahmin hatası kullanılan faktör sayısına göre bir 

Ģekilde çizilir. Elde edilen Ģekilden birinci bölümde belirtilen yöntemlerden uygun bir 

sayı seçilebilmektedir. Optimum faktör sayısını seçmenin en önemli kriterlerinden biri; 

en düĢük hataya sahip olan faktörü seçmektir. Elde edilen PRESS değerlerine göre; 

MET, SĠP ve APAP için sırasıyla, 3, 3 ve 3 faktörleri seçildi. Ayrıca, seçilen optimum 

faktörlerin sayısına göre de doğrulama serisinin konsantrasyonları da bu modeller 

yardımıyla ve hata oranı da her tip için ayrı olarak hesaplandı. Bu sonuçlar Çizelge 

4.21’de verildi. 

Çizelge 4.21. Çapraz doğrulama yöntemiyle elde edilen istatistiksel parametreler 

İlaç maddesi REP
a
 (%) R

2b
 PRESS

c
 ONF

d
 

MET 5.2491e + 000 9.9318e–001 1.8996e + 001 3 

SĠP 6.2073e + 000 9.9046e–001 2.6565e +0 01 3 

APAP 1.8350e + 000 9.9798e–001 1.7341e + 001 3 
a
Optimum faktör sayısı 

b
 Korelasyon katsayısının karesi 

c
Tahminde kalıntı hataların karelerinin toplamı 

d
Tahmini bağıl hata 

Bu sonuçlar PLS yönteminin bilinmeyen seriyle ilgili karıĢımlardaki kirleticilerin teker 

teker ve eĢ zamanlı olarak ölçülmeleri için kullanılabileceğini doğrulamıĢtır. Çizelge 

3.9’a göre uygulanan 47 deneyin sonuçları da (bilinmeyen seri olarak tanınmaktadır) 

PLS yönteminden yararlanarak analiz edildi ve üç karıĢımın konsantrasyon profilleri 
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baĢarıyla elde edildi. Ancak, PLS gibi çok değiĢkenli birinci derece kalibrasyonunun 

birkaç analitin eĢ zamanlı olarak ölçülmesinde kullanılabilmesi için kalibrasyon 

serisinin kimyasal matrisi ve bilinmeyen serinin özelliklerinin benzer olması gerektiğini 

belirtmemiz gerekir. BaĢka bir deyiĢle eğer, bozunma prosesi esnasında bilinmeyen 

serisinde spektrum ara sınırı oluĢursa PLS yöntemi eĢ zamanlı ölçüm için kullanılamaz 

ve MCR–ALS gibi çok değiĢkenli ikinci derece kalibrasyon yöntemlerinin kullanılması 

gerekecektir. Kalibrasyon ve bilinmeyen serilerinin kimyasal matrislerinin 

benzerliklerini incelemek için geniĢletilmiĢ matris yöntemi (Augmentation of matrices) 

kullanıldı. Bu amaçla 45 standart çözeltinin absorpsiyon spektrumunu içeren 

kalibrasyon serisinin matrisi (Dkalibrasyon) ve 47 deneysel çözeltinin absorpsiyon 

spektrumunu içeren bilinmeyen serisinin matrisi (Dbilinmeyen) sütun doğrultusunda 

birleĢtirilip ve Daug adında yeni bir matris oluĢturuldu. Bu aĢamada matrislerin 

geniĢletilmelerinden sonra Daug matrisindeki türlerin sayılarını belirlemeye geçilmiĢtir. 

Tür sayılarını incelemek genellikle tekil değerlerin (Singular values), logaritmalarının 

her bir özgün değerin bir sonraki özgün değere göre (eigen value) büyüklüğünün 

kıyaslanmasıyla mümkündür ve bu çalıĢmada da türlerin sayısını belirlemek amacıyla 

tekil ve özgün değerler incelenmiĢtir. Daug matrisi için 3 faktörden sonra özgün değer 

değiĢiminin çok küçük ve önemsiz olmasından dolayı, sistemde mevcut olan türlerin 

sayısı 3 olarak belirlendi. Bu durumda kalibrasyon ve bilinmeyen matrislerinin kimyasal 

özelliklerinin aynı olduğu doğrulandı ve böylece PLS yöntemi de baĢarıyla kirletici 

maddelerin karıĢımında ölçme iĢlemi için kullanılabildi. 

4.6.2. MET, SİP ve APAP kirletici ilaç madde karışımlarının RSM kullanılarak 

bozundurma prosesinin modellenmesi 

Design Expert (version 10.0.1) yazılımıyla önerilen deneylerin tamamlanmasından 

sonra (Çizelge 3.9), PLS–1 yöntemiyle her üç ilaç maddesinin konsantrasyon profilleri 

veri matrisinin karıĢımından çıkarıldı ve ardından elde edilen veriler yazılım tarafından 

iĢlendi ve her üç ilaç maddesinin yoğunluğu, ozonun çözeltiye giriĢ akıĢ hızı ve prosesin 

gerçekleĢtirilmesi gibi operasyonel parametrelerin fotokatalitik ozonlama yöntemiyle 

ilaçların bozunma oranına etkileri incelenmiĢtir. Elde edilen sonuçlara göre, 3.17 
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Denkleminin katsayıları yazılım yardımıyla elde edilmiĢ ve ilaç maddelerinin her biri 

için cevap değiĢkeni ve bağımsız değiĢkenleri arasında aĢağıdaki ikinci derecede 

denklem elde edildi. 4.72–4.74 Denklemiyle parametreler analitik varyans analiziyle 

(ANOVA) %95 güvenilirlik oranında ve P<0.05 değerinde elde edildiklerini 

belirtmemiz gerekir. 

1 2 3 4 5 1 4

2 2

1 5 2 3 3 5 1 3

MET : Y 25.7299 1.9895x 2.8249x 1.3439x 3.9518x 5.7951x 0.8464x x

0.6678x x 0.6031x x 1.0919x x 1.3496x 0.7272x

       

   
 (4.72) 

1 2 3 4 5 1 2

1 3 1 4 1 5 2 3 2 5 3 4

2 2 2 2 2

3 5 1 2 3 4 5

SĠP : Y 38.0842 1.8436x 0.7509x 1.8774x 2.8195x 4.4283x 1.1646x x

0.6132x x 0.8364x x 0.5881x x 0.4811x x 0.7731x x 1.8885x x

2.1092x x 1.1560x 0.3646x 1.1120x 0.6288x 1.0656x

       

    

     

 (4.73) 

1 2 3 4 5 1 3

2 2 2

1 5 2 3 2 5 1 2 3

APAP : Y 20.8710 0.9121x 3.5312x 2.8310x 3.2661x 5.4629x 0.8806x x

1.1642x x 1.0844x x 1.1259x x 0.5146x 1.3704x 0.7613x

       

    
 (4.74) 

Önceki bölümde de belirtildiği gibi Y cevap değiĢkeni (bozunma verimi) ve Xi 

değiĢkenlerin deneysel düzeyleridir. Çizelge 4.22 deneysel sonuçlar ve yukarıdaki 

denklemlerden elde edilen sonuçları göstermektedir. ġekil 4.41 a’dan 4.41’e kadar her 

üç ilaç maddesi için modelden elde edilen normal dağılım eğrilerini göstermektedir. 

Normal dağılım eğrisinin lineer olması modelin uygunluğunu gösterir. Ayrıca, tahmin 

edilen değerlere karĢı kalıntı değerler de normal ve rastgele dağılımı gösterir. Bu 

sonuçlara göre; elde edilen modelin deneysel sonuçları kabul edilebilir bir dikkat ve 

doğruluk oranıyla modellenip ve çıkıĢ değiĢkenini tahmin etme amacıyla baĢka 

koĢullarda kullanılabileceği sonucuna ulaĢabiliriz. 
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Şekil 4.41. (devam) 
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Şekil 4.41. (devam) 
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Şekil 4.41. (a) MET, (b) SĠP ve (c) APAP için modelin normal dağılım eğrileri ve 

kalıntı değerleri  

Design-Expert® Software
R3

Color points by value of
R3:

40.38

8.382

Externally Studentized Residuals

N
o

rm
a
l 
%

 P
ro

b
a

b
ili

ty

-4 -2 0 2 4

1

5

10

20

30

50

70

80

90

95

99

(c)

Kalıntı

Tahmini

K
a

lı
n

tı

Design-Expert® Software
R3

Color points by value of
R3:

40.38

8.382

Predicted

-4

-2

0

2

4

0 10 20 30 40 50

3.70077

-3.70077

0

O
la

s
ıl

ık
 (

%
)



271 
 

 

Modelin önemini doğrulamak ve Çizelge 4.23’de verilen sonuçların doğruluğunu 

göstermek için ANOVA testi uygulandı. Regresyon model analizi için ANOVA iĢlemi 

kullanıldı. Bu nedenle p = 0.05 anlam düzeyi ve farklı serbestlik dereceleriyle Fischer 

testi yapıldı (Hassani et al. 2014a; KıranĢan et al. 2014). Modelin güvenilirliği 

durumunda, F değerinin F’nin tablodaki değerinden daha yüksek olduğu tahmin 

edilebilir. Buna göre hesaplanan değer (FC) ile Fischer testinin tablo haline getirilmiĢ 

(FT) değeri arasında bir karĢılaĢtırılma yapıldı. MET, SĠP ve APAP modelleri için elde 

edilen FC değerleri (sırasıyla, 74.21, 185.66 ve 78.86) FT değerinden (p = 0.05’te 2.352) 

anlamlı ölçüde yüksektir. Bu sonuçlar modelin uygunluğunu göstermektedir (bkz. 

Çizelge 4.23). Modelin deneysel verileri tam olarak tanımlayıp tanımlamadığını 

belirlemek için farklı regresyon katsayıları (R
2
) incelendi. Bu çalıĢmada R

2
 değerleri 

MET, SĠP ve APAP için sırasıyla, 0.982, 0.993 ve 0.983 olarak elde edildi. MET, SĠP 

ve APAP’ın bozunma verimindeki % 98.20, %99.3 ve %98.30’luk değiĢimi ortaya 

koyan bu sayılar bağımsız değiĢkenlerle (X1, X2, X3, X4 ve X5) ilgili olabilirler. ġekil 

4.42’d MET, SĠP ve APAP’ın deneysel bozunma verimine karĢı tahmini bozunma 

veriminin eğrileri görülmektedir. Veriler, tahmin edilen ve deneysel bozunma verimleri 

arasında çok iyi bir uyumun olduğunu açıkça ortaya koymaktadır. Ayrıca, düzeltilmiĢ 

regresyon katsayısı değerleri (4.72–4.74 Denklemleri için sırasıyla, 0.969, 0.987 ve 

0.971) oldukça yüksek olup modelin anlamlı seviyelere ulaĢtığını göstermektedir. t–testi 

dağılımı ve onların karĢılık gelen değerleri Çizelge 4.24’te verilmiĢtir. Her bir 

katsayının önemi ve cevap üzerine karĢılık gelen etkileĢim etkisi anahtar opersayon 

parametrelerinden dikkate değer ölçüde etkilenmektedir.  
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Şekil 4.42. (devam) 
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Şekil 4.42. CCD modelini kullanarak tahmini değerlerle deneysel ilaç bozunma 

sonuçlarının karĢılaĢtırması. (a) MET, (b) SĠP ve (c) APAP 
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Çizelge 4.22. Cevap fonksiyonunun değeri ve 5–faktörlü CCD matriksi 

Deney 
[MET]0 

(mg L
–1

) 

[SİP]0 

(mg L
–1

) 

[APAP]0 

(mg L
–1

) 

Ozon gazı akış 

hızı (L saat
–1

) 

Süre 

(dk) 
Bozunma verimi (%) 

 
Deneysel Tahmin edilen 

MET SİP APAP MET SİP APAP 

1 –1 +1 –1 +1 –1 21.05 42.43 17.29 22.17 43.10 17.78 

2 0 0 0 –2 0 17.29 30.01 12.85 17.66 29.93 13.32 

3 0 0 0 0 0 25.98 37.64 21.68 25.72 38.08 20.87 

4 –1 –1 –1 –1 –1 16.36 31.85 13.68 15.03 32.14 11.69 

5 0 0 0 0 0 25.94 38.10 21.62 25.72 38.08 20.87 

6 –1 –1 +1 +1 +1 35.92 43.92 40.38 35.11 43.93 40.07 

7 0 0 –2 0 0 30.40 46.11 10.55 31.32 46.28 12.16 

8 +1 –1 –1 +1 +1 44.58 52.44 34.12 43.31 52.87 32.57 

9 –1 –1 –1 +1 +1 39.00 53.07 29.44 39.20 53.50 30.28 

10 +1 +1 +1 +1 +1 29.20 36.90 23.12 30.17 37.69 25.93 

11 +1 +1 –1 –1 –1 16.92 27.68 8.38 16.63 28.00 8.06 

12 +2 0 0 0 0 23.55 37.95 20.05 24.31 39.02 21.10 

13 –1 +1 –1 –1 –1 11.03 32.58 11.18 12.27 32.30 10.48 

14 –1 +1 +1 +1 –1 20.29 39.95 21.48 20.03 40.05 22.87 

15 –1 +1 +1 +1 +1 26.21 45.27 29.66 27.04 45.43 29.04 

16 0 +1 0 +2 0 32.84 41.03 26.07 33.47 41.20 26.39 

17 +1 –1 –1 –1 –1 20.66 32.81 10.61 19.86 32.50 11.16 

18 0 0 0 0 +2 36.13 50.61 32.74 38.56 51.20 32.79 

19 +1 +1 +1 –1 –1 14.19 30.95 8.78 15.35 30.06 9.60 

20 0 0 0 0 0 24.92 38.63 19.76 25.72 38.08 20.87 

21 +1 +1 +1 –1 +1 26.88 37.50 21.68 25.28 37.05 21.13 

22 22 –1 –1 +1 –1 –1 16.16 38.48 20.53 16.68 38.57 

23 23 +1 +1 –1 –1 +1 30.92 42.59 19.63 30.92 43.43 
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Çizelge 4.22. (Devam) 

Deney 
[MET]0 

(mg L
–1

) 

[SİP]0 

(mg L
–1

) 

[APAP]0 

(mg L
–1

) 

Ozon gazı akış 

hızı (L saat
–1

) 

Süre 

(dk) 
Bozunma verimi (%) 

 
Deneysel Tahmin edilen 

MET SİP APAP MET SİP APAP 

24 –1 –1 –1 –1 +1 28.31 42.30 22.21 28.53 42.12 22.72 

25 –1 +1 –1 –1 +1 24.61 45.27 16.26 23.89 45.37 17.00 

26 0 0 0 0 0 24.03 38.20 21.98 25.72 38.08 20.87 

27 +1 +1 +1 +1 –1 21.50 30.01 18.07 20.49 29.96 15.10 

28 +1 –1 –1 +1 –1 26.79 40.42 17.58 27.39 39.79 17.60 

29 +1 +1 –1 +1 +1 37.11 52.92 24.36 37.19 51.63 24.00 

30 –1 –1 –1 +1 –1 25.59 42.80 20.24 25.95 42.77 19.96 

31 0 0 0 0 –2 16.82 33.98 10.21 15.38 33.49 10.94 

32 0 0 +2 0 0 25.88 38.86 24.30 25.95 38.77 23.48 

33 –1 –1 +1 –1 +1 25.88 40.14 31.72 25.81 40.11 32.47 

34 +1 –1 –1 –1 +1 35.67 45.74 27.34 36.03 44.84 26.84 

35 –1 –1 +1 +1 –1 26.26 41.98 30.01 26.22 41.65 29.39 

36 +1 –1 +1 –1 +1 33.76 40.38 33.43 32.80 40.38 33.07 

37 –1 +1 –1 +1 +1 35.82 57.12 24.55 33.55 56.92 23.59 

38 +1 +1 –1 +1 –1 23.55 35.18 13.65 23.14 35.46 13.53 

39 +1 –1 +1 –1 –1 20.02 36.09 17.83 20.99 36.48 17.03 

40 0 +2 0 0 0 21.67 35.76 19.28 21.97 35.12 19.29 

41 +1 –1 +1 +1 +1 39.52 41.93 39.07 38.70 40.85 38.84 

42 +1 –1 +1 +1 –1 26.72 35.90 22.49 27.15 36.21 23.51 

43 0 0 0 0 0 28.77 37.92 20.08 25.72 38.08 20.87 

44 –2 0 0 0 0 16.11 47.37 25.01 16.35 46.39 24.75 

45 0 –2 0 0 0 32.58 37.40 32.63 33.27 38.12 33.41 

46 –1 +1 +1 –1 –1 11.92 35.84 14.89 11.50 36.80 15.54 

47 –1 +1 +1 –1 +1 18.82 41.35 23.16 18.76 41.44 22.42 
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Çizelge 4.23. CCD den bozunma veriminin uygunluğu için ANOVA  

Değişimlerin 

kaynağı 

Regresyon Kalıntı Toplam 

MET SİP APAP MET SİP APAP MET SİP APAP 

Karelerin toplamı 2704.26 1899.33 2724.95 47.38 13.30 44.92 2751.64 1912.631 2769.87 

Kare ortalaması 135.21 94.96 136.25 1.82 0.512 1.73    

Serbestlik derecesi 20 20 20 26 26 26 46 46 46 

F–değeri 74.21 185.66 78.86       

P–değeri <0.0001 0.000 0.000       

MET: R
2
 = 0.982, Adj–R

2
 = 0.969 

SİP: R
2
 = 0.993, Adj–R

2
 = 0.987 

APAP: R
2
 = 0.983, Adj–R

2
 = 0.971 
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Çizelge 4.24. CCD deneylerinden elde edilen t ve P değerlerine karĢılık gelen tahmini regresyon katsayıları 

Katsayı Parametre tahmini t–değeri  P–değeri 

 MET SİP APAP  MET SİP APAP  MET SİP APAP 

b0 25.7299 38.0842 20.8710  44.020 122.976 36.670  0.000 0.000 0.000 

b1 1.9895 –1.8436 –0.9121  9.321 –16.303 –4.389  0.000 0.000 0.000 

b2 –2.8249 –0.7509 –3.5312  –13.235 –6.641 –16.991  0.000 0.000 0.000 

b3 –1.3439 –1.8774 2.8310  –6.297 –16.602 13.622  0.000 0.000 0.000 

b4 3.9518 2.8195 3.2661  18.515 24.933 15.715  0.000 0.000 0.000 

b5 5.7951 4.4283 5.4629  27.152 39.160 26.286  0.000 0.000 0.000 

b12 –0.1166 –1.1646 –0.4712  –0.489 –9.212 –2.028  0.629 0.000 0.053 

b13 –0.1282 –0.6132 –0.8806  –0.537 –4.850 –3.790  0.596 0.000 0.001 

b14 –0.8464 –0.8364 –0.4571  –3.547 –6.616 –1.967  0.002 0.000 0.060 

b15 0.6678 –0.5881 1.1642  2.798 4.652 5.011  0.010 0.000 0.000 

b23 –0.6031 –0.4811 –1.0844  –2.528 –3.805 –4.667  0.018 0.001 0.000 

b24 –0.2544 0.0427 –0.2422  –1.066 0.338 –1.043  0.296 0.738 0.307 

b25 –0.4684 0.7731 –1.1259  –1.963 6.115 –4.846  0.060 0.000 0.000 

b34 –0.3443 –1.8885 0.0093  –1.443 –14.937 0.040  0.161 0.000 0.963 

b35 –1.0919 –2.1092 0.0886  –4.576 –16.683 0.381  0.000 0.000 0.706 

b45 –0.0613 0.1847 –0.1774  –0.257 1.461 –0.763  0.799 0.156 0.452 

b11 –1.3496 1.1560 0.5146  –5.408 8.742 2.118  0.000 0.000 0.044 

b22 0.4747 –0.3646 1.3704  1.902 –2.758 5.639  0.068 0.011 0.000 

b33 0.7272 1.1120 –0.7613  2.914 8.410 –3.133  0.007 0.000 0.004 

b44 –0.0403 –0.6288 –0.2529  0.162 –4.756 –1.041  0.873 0.000 0.308 

b55 0.3122 1.0656 0.2504  1.251 8.059 1.030  0.222 0.000 0.312 
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Bu bölümün devamında üç boyutlu Ģekiller ve kirleticinin baĢlangıç konsantrasyonu, 

sürecin uygulanma süresi ve çözeltiye giriĢ yapan ozon gazı akıĢ hızı gibi operasyonel 

parametrelerin karıĢımdaki her bir kirleticinin bozundurulması üzerindeki etkisi 

incelenecektir. 

4.6.3. Cevap yüzey eğrileri olarak operasyonel parametrelerin etkisi 

Cevaplar üzerine operasyonel parametrelerin etkisini incelemek için, üç boyutlu ve iki 

boyutlu eğriler, tahmin edilen cevaplar için polinomiyal model fonksiyonuna göre 

dizayn edildi. Kuadratik modelin yüzey ve kontur eğrileri ġekil 4.43’de ve ġekil 4.44’te 

görülmektedir. Görüldüğü gibi, üç değiĢken onların sıfır seviyesinde sabit tutulup diğer 

ikisi deneysel aralıklar içerisinde değiĢtirilmektedir. ġekil 4.43 a, b ve c’de 9 dk’lık 

reaksiyon süresi sabit tutularak üç ilaç ve ozon gazı akıĢ hızlarının her biri için 

baĢlangıç ilaç konsantrasyonunun bir fonksiyonu olarak cevap yüzey ve kontur eğrileri 

görülmektedir. ġekil 4.43 a, b ve c’de baĢlangıç ilaç konsantrasyonları arttıkça üç ilacın 

bozunma etkinliklerinin arttığını ortaya koymaktadır. Bu artma, düĢük ozon akıĢ 

hızlarında da görülmekte, ozon gazı akıĢ hızının 2–10 L saat
–1

 aralığında bozunma 

verimi iyileĢmektedir. Benzer davranıĢ, kirleticinin baĢlangıç konsantrasyonundaki 

artıĢın oksidasyon hızlarında artmayla sonuçlandığını gösteren diğer araĢtırmacılar 

tarafından da rapor edilmiĢtir (Beltrán et al. 2009a; Fathinia and Khataee 2015). Bu 

davranıĢ birkaç faktöre atfedilebilir. Örneğin, ozon gazı akıĢ hızının artması, sulu fazda 

ozonun kütle transferini sağlayan daha büyük bir yüzey alanını tetikleyebilir ve bu 

transfer ozonun sıvı faza hava–ozon baloncukları halinde kütle transfer hızının 

artmasına yol açan ozonun volumetrik kütle transfer katsayısındaki artıĢla birlikte yürür 

(Wang et al. 2011). Ayrıca, yüksek ozon gazı akıĢ hızlarında, ilaç baĢlangıç 

konsantrasyonunun artması, oksitleyici türlerle daha fazla ilaç molekülünün temasını 

sağlayarak bozunma prosesinin veriminin artmasını sağlayabilir. Ġlaç bozunma verimi 

yüksek ilaç konsantrasyonlarında (25 mg L
–1

) azalmadığı gibi, uygulanan yüksek ozon 

miktarlarının, reaksiyon ortamındaki yüksek ilaç konsantrasyonlarının bile 

oksitlenmesine yeterli olacak fazla miktarda OH  radikallerini meydana getirdiğini 

ortaya koymaktadır (Fathinia et al. 2015). 
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Şekil 4.43. (devam) 
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Şekil 4.43. (devam) 
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Şekil 4.43. Ġlaç baĢlangıç konsantrasyonu (mg L
–1

) ve ozon gazı akıĢ hızının (L saat
–1

 ) bir 

fonksiyonu olarak % bozunma verimi için üç boyutlu cevap yüzeyi grafikleri ve iki boyutlu 

kontur eğrilerinin çizimleri (a) MET, (b) SĠP ve (c) APAP  
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4.6.4. Ozon gazı akış hızı ve reaksiyon süresinin etkileşimsel sonuçları 

Ozon gazı akıĢ hızı ve reaksiyon süresinin ilaçların bozunma etkinlikleri üzerine 

etkileĢimsel sonuçlarını ortaya koymak için sabit ilaç baĢlangıç konsantrasyonunda 

(15 mg L
–1

), farklı reaksiyon sürelerinde, 2–10 L saat
–1

 arasında değiĢen ozon gazı akıĢ 

hızlarıyla deneyler yapıldı ve sonuçlar ġekil 4.44 a, b ve c’de verildi. ġekil 4.44 a, b ve 

c’den görüldüğü gibi, fotokatalitik ozonlama prosesi esnasında ozon gazı akıĢ hızı ve 

reaksiyon süresi arttıkça üç ilacın bozunma verimi artmaktadır. Bu olay, fotokatalitik 

ozonlama prosesi esnasında oluĢan sinerjik etkiye atfedilebilir. Fotokatalitik 

ozonlamada, organiklerin fotoliz ve direk ozonlamasına ilave olarak OH  radikallerinin 

oluĢumu için farklı paralel yollar mevcuttur. 
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Şekil 4.44. (devam) 
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Şekil 4.44. (devam) 
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Şekil 4.44. Reaksiyon süresi (dk) ve ozon gazı akıĢ hızının (L saat
–1

 ) bir fonksiyonu olarak % 

bozunma verimi için üç boyutlu cevap yüzeyi grafikleri ve iki boyutlu kontur eğrileri (a) MET, 

(b) SĠP ve (c) APAP 
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BirleĢtirilmiĢ proses içerisinde kesin kinetik mekanizmaları tanımlamak için yetersizlik 

söz konusu olmakla birlikte, bu çalıĢmada birleĢtirilmiĢ proseste organik bileĢiklerin 

artan mineralleĢmesi için bazı muhtemel mekanizmalar önerilmiĢtir (Beltrán et al. 

2009b). Örneğin, çözünmüĢ ozon, TiO2/MMT yüzeyine moleküler veya ayrıĢmıĢ 

formda kolayca adsorplanabilir. Fiziksel olarak gerçekleĢen bu adsorpsiyon, yüzey 

hidroksil gruplarıyla zayıf hidrojen bağlarının oluĢumu ile gerçekleĢebilir. Ayrıca, ozon 

molekülleri TiO2/MMT yüzeyinde meydana gelen elektronları tutarak ozonit radikal 

anyonunu ( 3O
) oluĢturabilir; oluĢan ozonit radikal anyonu OH  radikallerinin 

oluĢumuna yol açabilir (4.75–4.83 Denklemleri). Ayrıca, ozonun fotoüretilmiĢ 

elektronları etkin Ģekilde tutmasından dolayı boĢluk ve elektronların yeniden birleĢmesi 

minimize edilir. Moleküler oksijen, fotoüretilmiĢ elektronu kabul ederken, oluĢan 

süperoksit radikal anyonu ozonla da reaksiyon verebilir ve ardında meydana gelen 

reaksiyonlarla hidroksil radikalini oluĢturabilir (4.77–4.83 Denklemleri). Üstelik 

ozonun H2O2 veya H2O2’nin konjuge bazıyla reaksiyonu 3O
oluĢumuyla sonuçlanır 

(4.83 Denklemi), bu da takip eden reaksiyonlarla OH  radikallerinin oluĢumuna yol 

açar (Beltrán et al. 2009a; Rodríguez et al. 2013). 

2 CB VBTiO h e h      (4.75) 

CBMMT(metaller) e MMT(metaller) e      (4.76)  

3 3O e O     (4.77) 

2 CB 2O e O     (4.78) 

2 3 3 2O O O O      (4.79) 

3 3O H HO      (4.80) 

3 2HO OH O     (4.81) 

3 2 2O OH HO O      (4.82) 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1386142514015108#e0050
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1386142514015108#e0085
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1386142514015108#e0060
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1386142514015108#e0085
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S1386142514015108#e0085
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3 2 2 3O HO HO O       (4.83) 

4.75–4.83 Denklemleri ozonlama ve fotokataliz arasındaki sinerjinin ozon 

konsantrasyonuna bağlı olduğunu açıkça ortaya koymaktadır. Böylece, MMT yüzeyine 

immobilize edilmiĢ TiO2 mevcudiyetinde UV radyasyonu altında, çözeltideki ozon 

konsantrasyonu arttıkça onun çözünme ve ayrıĢmasının da arttığı sonucu çıkarılabilir. 

Bu proses, yüksek miktarda OH  oluĢumuna yol açar. Sonuç olarak ilaçların bozunma 

verimi artar. Bundan dolayı, yapılan çalıĢmada elde edilen sonuçlar, fotokatalitik 

ozonlama prosesi esnasında giriĢ gazındaki ozon konsantrasyonundaki artıĢın organik 

bileĢiklerin çok daha etkin Ģekilde giderimiyle sonuçlandığını gösteren diğer 

çalıĢmalardan (Beltrán et al. 2009a; Fathinia et al. 2015), elde edilen sonuçlarla uyum 

içerisindedir. 

4.6.5. Çoklu cevap optimizasyonu 

Çoklu cevap optimizasyonu, üç ilacın bozunma etkinliklerinin eĢ zamanlı olarak 

optimize edilmesini gerektirir. Bazen birbirleriyle uyum göstermedikleri için bu üç 

ilacın giderim etkinliklerinin maksimizasyonu çok kritik önem taĢımaktadır. Örneğin, 

Çizelge 4.25’te MET giderimi maksimize edildiğinde SĠP ve APAP’ın bozunma 

verimlerinin aynı zamanda maksimize olmadığı ortadadır. Bu nedenle MET, SĠP ve 

APAP’ın her üçünün bozunma prosesi esnasında optimum maksimum bozunma 

noktasını bulmak gerekir. Çoklu cevap optimizasyonu için Derringer ve Suich’in 

önermiĢ olduğu yöntem kullanıĢlı bir yöntemdir (Candioti et al. 2006; Vera Candioti et 

al. 2014). Bu yaklaĢımda bir ilgi fonksiyonu önerilmektedir. Ġlgi fonksiyonu, 4.84 

Denkleminde verildiği gibi, bireysel ilgi fonksiyonlarına (d), daha sonra da bir kompozit 

fonksiyona (D) toplanmıĢ tahmini cevap dönüĢlerinden (bu çalıĢmada: Y1, Y2, Y3) 

oluĢmaktadır (Candioti et al. 2006). 

1/m

1 2 3 mD (d d d ... d )       (4.84) 
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Burada, d1, …, dm optimize edilmiĢ her bir cevap için bireysel ilgi fonksiyonuna ve m 

ise cevap sayısına karĢılık gelir. Kompozit fonksiyonu sırasıyla, maksimize veya 

minimize edilecek geometrik veya aritmetik ortalamadır. D’nin değeri 0 ile 1 arasında 

değiĢir ve D = 1 durumunda tüm cevaplar eĢ zamanlı olarak arzu edilen aralıktadır. 

Derringer ve Suich, bireysel ilgi fonksiyonlarını yüksek uyumlu (LTB–tipi), düĢük 

uyumlu (STB–tipi) ve orta uyumlu (NTB–tipi) olmak üzere üçe ayırmayı önerdiler. 

Cevapların her biri sırasıyla, minimize, maksimize edilmeli veya özel bir hedef değer 

gerektirmesine dayalı Ģekilde kullanılmalıdır (Candioti et al. 2006). 

Bu çalıĢmada, üç cevabın tamamı (Y1, Y2 ve Y3) eĢ zamanlı olarak maksimize edildi. 

4.85 Denklemi sunulan LTB–tipi fonksiyon bireysel ilgi fonksiyonu olarak alındı. 

i i
i i i i i

i i

Y L
d r L Y U

U L

 
   

 
  (4.85) 

 

Burada; Yi uyumlu model (4.72–4.74 Denklemleri) kullanılarak tahmin edilen 

cevaplardır (Bu çalıĢmada, Y1, Y2 ve Y3), Ui ve Li, Yi cevabı için elde edilen sırasıyla, 

en düĢük ve en yüksek değerleri gösterirken, ri kullanıcı tarafından belirlenen spesifik 

ağırlık değerine (r>0) karĢılık gelir. Ağırlıklar üst veya alt sınırı veya hedef değeri 

vurgulamaktadır. R = 1 olduğunda di arzu edilen değere yaklaĢırken 0’dan 1’e kadar 

değiĢebilir. r değerleri 1’den büyük veya küçük olduğunda hedefe sırasıyla, daha fazla 

veya daha az önem verildiği anlamına gelir (her iki durumda da, di non lineer olarak 

değiĢir) (Costa and Pereira 2010). 

Çizelge 4.25. Cevap yüzey yöntemini kullanarak istenilen fonksiyonlu bireysel 

cevapların optimizasyonu için kriterler 

Cevap Hedef Alt (%) Hedef (%) Ağırlık Önem 

MET (%) Maksimize 11.03 90 1 1 

SĠP (%)  Maksimize 27.68 90 1 1 

APAP(%)  Maksimize 8.38 90 1 1 
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Bu çalıĢmada, tüm cevaplar için bireysel di değerinin birim değerde (= 1) olmak zorunda 

olduğu arzu edilebilir Ģartları elde etmek amacıyla r = 1 olarak seçildi. Yukarda sözü 

edilen Ģartları ve sınırlamaları izleyerek, optimizasyon iĢlemi istenebilirlik fonksiyon 

yaklaĢımıyla düzenlendi. Çizelge 4.25, Y1, Y2 ve Y3’ün kabul edilebilir minimum ve 

geçerli hedef cevap değerlerini göstermektedir. Üç cevabın eĢ zamanlı olarak 

maksimize edildiği düĢünülebilir. Bu değerleri kullanarak cevaplar için bireysel iliĢki 

değerleri hesaplandı ve toplam bir istenebilirlik elde edildi. D değeri özellikle kabul 

edilebilir bir değer olan 0.90 olarak hesaplandı. Bu D değerinde anahtar parametrelerin 

optimum değerleri aĢağıdaki gibi alındı: Y1 = %64.60, Y2 = %80.58 ve Y3 = %.50.12 

için hesaplanan MET = 25 mg L
–1

, SĠP = 5 mg L
–1

, APAP = 5 mg L
–1

, ozon gazı akıĢ 

hızı = 10 L saat
–1

 değerindedir. Bu optimum Ģartlar altında fotokatalitik ozonlama 

deneyleri üç kez yapıldı ve cevaplar için ortalama değerler tahmin edilen değerlerle iyi 

bir uyum içerisinde olarak Y1 = %60.00, Y2 = %75.08 ve Y3 = %53.12 Ģeklinde 

belirlendi. 
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5. SONUÇLAR 

Bu çalıĢmada, hidrotermal yöntemle sentezlemiĢ olduğumuz TiO2 nanopartikülleri, 

smektit türü kil olan MMT (K10) üzerine immobilize edilerek TiO2/MMT 

fotokatalizörü hazırlandı. HazırlamıĢ olduğumuz bu fotokatalizör eĢliğinde, kirletici 

olarak seçmiĢ olduğumuz antibiyotik sınıfından SĠP’in fotokatalitik ve fotokatalitik 

ozonlama yöntemleriyle giderimi ayrıntılı olarak incelendi. Daha sonra fotokatalitik 

ozonlama yöntemiyle MET, SĠP ve APAP’ın bir arada iken fotokatalitik ozonlama 

yöntemiyle giderimi incelendi. Bu tez çalıĢmasından elde edilen sonuçlar özetlenirse; 

1. Destek materyali olarak kullanmıĢ olduğumuz MMT (K10) kili, sentezlediğimiz TiO2 

nanopartikülleri ve TiO2/MMT nanokatalizörünün fizikokimyasal özellikleri X–ıĢınları 

kırınımı (XRD), fourier dönüĢümlü infrared spektroskopi (FTIR), taramalı elektron 

mikroskobu (SEM), Enerji dağılımlı X–ıĢını spektroskopisi (EDX), yüksek 

çözünürlüklü geçirimli elektron mikroskobu (HRTEM), X–ıĢını floresans (XRF), 

Brunauer–Emmett–Teller (BET) ve Ultraviyole–görünür dağınık yansıma 

spektroskopisi (UV–vis DRS) analitik teknikleri kullanılarak karakterize edildi. 

Karakterizasyon sonuçlarından TiO2’nin MMT yüzeyine baĢarılı bir Ģekilde immobilize 

edildiği ve elde edilen partiküllerin boyutunun 100 nm’nin altında olduğu anlaĢıldı. 

2. ÇalıĢmanın ikinci aĢamasında model bileĢik olarak seçmiĢ olduğumuz SĠP’in 

fotokatalitik yöntemle giderimi çalıĢıldı. UVA, UVB ve UVC ıĢınlarıyla yapmıĢ 

olduğumuz deneylerden UVC’nin daha etkili olduğu anlaĢıldı. Bu nedenle çalıĢma 

boyunca UVC ıĢını altında çalıĢıldı. ÇeĢitli çalıĢma parametreleri altında deneyler 

yapılarak bunların prosese yapmıĢ olduğu etkiler incelendi. Bozunma veriminin, artan 

SĠP baĢlangıç konsantrasyonuyla azaldığı, TiO2/MMT miktarının 0.1 g’a kadar 

artırılmasıyla arttığı daha sonra azaldığı anlaĢıldı. Hem katalizörün hem de kirleticinin 

yüzey özelliklerini etkileyen çözelti pH’nın değiĢtirilmesiyle bozunma veriminin 

değiĢtiği, ve buradan elde edilen sonuçlara dayanarak fotokatalitik prosesle kirleticilerin 

giderildiği çalıĢmalarda adsorpsiyonun prosesin önemli bir basamağı olduğu anlaĢıldı. 

Yine ortamda oluĢan baĢlıca hidroksil radikallerinin giderimde önemli rolü olduğu 
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sonucuna ulaĢıldı. Farklı proseslerin SĠP giderimi çalıĢıldığında bozunma veriminin 

UV<TiO2<TiO2/MMT<UV/TiO2<UV/TiO2/MMT sırasına göre değiĢtiği ve 

immobilizasyon sonucu TiO2’nin fotokatalitik veriminin arttığı belirlendi. Bozunma 

veriminin, reaksiyon ortamına hidrojen peroksit, peroksidisülfat ve potasyum iyodat 

ilavesiyle arttığı, klorür, iyodür, sülfat ve bikarbonat ilavesiyle ise inhibe edildiği 

görüldü. UV/TiO2/MMT prosesinin en düĢük elektrik tüketimiyle gerçekleĢtiği bulundu. 

Yapay sinir ağları modeli kullanılarak yapılan modellemede, proseste tahmini değerlerin 

deneysel değerlerle son derece iyi uyum içinde olduğu görüldü (R
2
 = 0.9864).Son 

olarak proses esnasında oluĢan ara ürünler GC–MS spektrometresiyle belirlendi. 

3. ÇalıĢmanın üçüncü aĢamasında fotokatalitik ozonlama yöntemiyle SĠP giderimi 

çalıĢıldı. TiO2/MMT miktarı, ozon gazı akıĢ hızı, SĠP baĢlangıç konsantrasyonu, 

baĢlangıç çözelti pH’yı gibi parametrelerin SĠP bozunma verimi üzerine etkisi incelendi. 

SĠP bozunma veriminin farklı proseslerle karĢılaĢtırması yapıldığında TiO2/MMT 

katalizörü kullanılarak yapılan fotokatalitik ozonlama prosesinin en yüksek etkiye sahip 

olduğu anlaĢıldı. Buradan heterojen fotokataliz ve ozonlama prosesleri arasındaki 

sinerjik etkinin varlığı doğrulandı. TiO2/MMT’nin TiO2’ye göre daha yüksek aktivite 

gösterdiği görüldü. Bu sonuç, UV–ıĢınlarının etkisiyle yarı iletken TiO2’nin 

uyarılmasıyla oluĢan e
–
/h

+
 çiftlerinin etkin bir Ģekilde ayrılmasına atfedildi. Uyarılma 

sonucu oluĢan elektronlar MMT’nin tabakaları arasında yer alan metallerin muhtemel 

boĢ d–orbitalleri tarafından tutulmasıyla, e
–
/h

+ 
çiftlerinin rekombinasyonu süresi 

artmakta, bu elektronlar da oksidasyonda etkili olan radikal türlerinin oluĢumunda rol 

almaktadırlar. Ayrıca TiO2’ye göre artan yüzey alanı daha fazla aktif merkez oluĢumuna 

yol açmakta, bu da ıĢığın daha etkin Ģekilde tutulmasına ve daha fazla adsorpsiyon 

merkezinin sağlanmasına yol açmakta, bağlı olarak SĠP bozunma verimini 

artırmaktadır. Farklı inorganik ve organik radikal inhibitörlerinin proses üzerine etkisi 

incelendi. Elde edilen sonuçlardan, proseste SĠP bozunma veriminde direk ozonlama 

yanında, foto indükleme sonucu oluĢan boĢlukların ve ağırlıklı olarak hidroksil 

radikalleri olmak üzere ortamda oluĢan radikallerin SĠP bozunmasındaki katkısı ortaya 

koyuldu. Ayrıca, bozunma prosesinde adsorpsiyonun önemli bir basamak olduğu 

belirlendi. Bütün bunlara dayanarak SĠP’in fotokatalitik ozonlama prosesi ile bozunması 
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için bir mekanizma önerildi. Son olarak, GC–MS analizi ile bozunma ara ürünleri tayin 

edildi. 

4. ÇalıĢmanın son aĢamasında SĠP, MET ve APAP’tan oluĢan üç ilaç karıĢımının 

fotokatalitik ozonlama ile aynı anda bozunması çalıĢıldı. Ġlaçların bozunma verimine 

etki eden parametrelerin optimum değerleri cevap yüzey yöntemi (RSM) kullanılarak 

belirlendi. Üç ilacın fotokatalitik ozonlamasında çoklu cevaplar (Y1, Y2 ve Y3) üzerine 

ana etkileĢim faktörlerinin incelenmesi ve değerlendirilmesi için CCD kullanıldı. Elde 

edilen sonuçlardan bozunma veriminin proses esnasında artan sinerjik etkiden dolayı 

ozon akıĢ hızı ve süreyle arttığı görüldü. Ġstenebilirlik fonksiyon yaklaĢımı ile 

fotokatalitik ozonlama için 25 mg L
–1

’lik MET, 5 mg L
–1

’lik SĠP, 5 mg L
–1

’lik APAP 

baĢlangıç konsantrasyonu, 10 L s
–1

’lik ozon akıĢ hızı ve 1 dk’lık reaksiyon süresi 

optimum Ģartlar olarak belirlendi. Bu Ģartlar altında Y1, Y2 ve Y3 için maksimum 

bozunma verimleri sırasıyla, %64.60, %80.58 ve %50.12 olarak belirlendi. Varyans 

analizi ile elde edilen yüksek kararlılık katsayısı CCD modeli ile deneysel verilerin 

uyumluluğu doğrulandı. Son olarak üç ilacın fotokatalitik ozonlama ile bozunma 

esnasında oluĢan ara ürünler GC–MS analizi ile tayin edildi. 

Bütün bu çalıĢmalardan elde edilen sonuçlara dayanarak, TiO2’nin son derece bol 

miktarda bulunan, ucuz ve çevre dostu bir materyal olan kil yüzeyine immobilize 

edilmesiyle elde edilen nano boyuttaki TiO2/MMT fotokatalizörünün, atık sulardan 

kirleticilerin uzaklaĢtırılmasında son derece etkin bir Ģekilde kullanılabileceği 

söylenebilir. Katalizörün tekrar kullanılabilme kapasitesinin yüksek olması onun 

teknolojik çalıĢmalarda ekonomik olarak uygulanabilirliğini ortaya koymaktadır. 

ÇalıĢma bu ve buna benzer çalıĢmalara ıĢık tutması açısından önemlidir. 
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