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Kivonat 
 

Az ivóvíztisztítás egyik fő gondját a nyersvízként felhasznált felszíni vagy talajvíz 

esetében az oldott szerves anyagok – humuszanyagok, szerves mikroszennyezők, 

gyógyszerhatóanyagok – jelentik. A klórozási művelet során ugyanis egészségre ártalmas 

melléktermékek képződhetnek. Ennek elkerülésére az oldott szerves anyagok eltávolítását 

hatékonyan meg kell oldani, amelyre gyakran alkalmaznak aktív szenes adszorpciót. Az 

eltávolítás hatékonyságát nem csak a technológia, hanem az oldat stabilitása és a vízben oldott 

anyagok egymással történő kölcsönhatása is befolyásolja, valamint az adott esetben jelenlevő, 

illetve alkalmazott mikroorganizmusok.  

Munkám során vizsgáltam humuszanyagok homoktalajból történő beoldódását három 

széles körben alkalmazott felületaktív anyag hatására, követtem a részecskeméret eloszlás 

változását és a stabilitás alakulását zéta-potenciál meghatározással, valamint az egyik 

leggyakrabban használt tenzid, az anionos nátrium-dodecil-szulfát (NaDS) adszorpcióját a 

talajon. A humuszanyagok – fulvosav, nátrium-humát, homoktalajból kioldott 

humuszanyagok –, valamint a számos víztestben jelenlevő diclofenac gyógyszerhatóanyag 

eltávolítására két módszer hatékonyságát hasonlítottam össze, az aktív szenes adszorpciót és a 

mikrobiális lebontást az ún. „Effektív Mikroorganizmusok” készítménnyel, valamint ezek 

kombinációját. Foglalkoztam az adszorpciós folyamatok mechanizmusával, az említett 

szerves anyagok klórozhatóságával, a diclofenac bomlásának és klórozásának kinetikájával, 

továbbá a diclofenac és a huminsav kölcsönhatásával.  

A felületaktív anyagok jelentősen befolyásolták a homoktalaj kivonatok részecskeméret 

eloszlását és a kisméretű részecskék mobilitását. Az anionos tenzidek jobban kioldották a 

klórozható szerves anyagokat a homoktalajból, mint a kationosak. A homoktalajon a NaDS 

adszorpciója L-típusú izotermát eredményezett, több rétegben zajlott, amit a részecskeméret 

eloszlás változása is követett.  

A diclofenac reakcióját klórral az agyagásványok és humuszanyagok is katalizálhatják. 

A humuszanyagok és a diclofenac is hatékonyan távolíthatóak el aktív szenes adszorpcióval, a 

humuszanyagok jelenléte segítette a diclofenac adszorpcióját. A mikroorganizmusok a 

fulvosavat és a homoktalaj humuszanyagait részben bontották, a nátrium-humát ennek 

ellenállt, a diclofenac pedig kifejezetten lassan bomlott. A humuszanyagok aktív szenes 

eltávolításának hatékonyságát sikerült növelni, amikor a módszer kiegészült a 

mikroorganizmusok általi lebontással. 
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Abstract 
 

One of the main problems of drinking water treatment, when the used raw water is 

surface water or groundwater, is presented by the dissolved organic matter (humic substances, 

organic micropollutants, medicines).  During the chlorination process harmful disinfection 

byproducts may be formed. Therefore removal of dissolved organic matter must be solved 

effectively, for which purpose activated carbon adsorption is a widely used method. The 

efficiency of removal is influenced not only by the applied technology, but the stability of 

solution, the interactions of the dissolved substances and microorganisms presented in water. 

Dissolution of humic substances from sandy soil was examined by three familiar 

surfactants. The particle size distribution, stability by determining zeta-potential and the 

adsorpion of sodium dodecyl sulphate (SDS) on sandy soil were followed. Two method, 

namely activated carbon adsorption and microbiological degradation with “Effective 

Microorganisms” and their combination were evaluated in the removal of humic substances, 

i.e. fulvic acid, sodium humate, humic substances dissolved from sandy soil, and of 

diclofenac. The mechanisms of adsorption process, chlorination of the mentioned organic 

substances, degradation and chlorination of the diclofenac, as well as the interaction of 

diclofenac with the humic acid were investigated, too. 

The surfactants influence the particle size distribution of the sandy soil and mobility of 

smaller particles. The anionic surfactants dissolved more clorinable organic matter from the 

sandy soil than the cationic tenzide. SDS adsorption formed L-type isotherm, resulted in more 

layers, and was followed by changes in particle size distribution. 

The chlorination of diclofenac may be catalyzed by clays and humic substances. 

Diclofenac and humic substances can be removed effectively by activated carbon, and the 

presence of humic substances facilitated the adsorption of diclofenac. Fulvic acid and humic 

substances from sandy soil were partly degraded by the applied microorganisms, while 

sodium-humate resisted and diclofenac has degraded especially slowly. Efficiency of the 

removal of humic substances has been improved when the activated carbon adsorption and the 

microbial degradation was jointly applied. 
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Abstrakt 
 

Eines der Hauptprobleme der Trinkwasseraufbereitung wird durch gelöste organische 

Stoffe verursacht (Huminstoffe, organische Mikroverunreinigungen, Medikamente), wenn 

Oberflächen- oder Bodenwasser als Rohwasser angewendet ist. Während des 

Chlorinationsprozesses schädliche Nebenprodukte können entstehen. Daher muss die 

Entfernung der gelösten organischen Materialien effektiv gelöst werden, wozu die 

Aktivkohleadsorption ein weit verbreitetes Verfahren ist. Die Effizienz der Entfernung wird 

nicht nur durch die angewandte Technologie beeinflusst, sondern auch durch die Stabilität der 

Lösung, die Wechselwirkungen der gelösten Substanzen und Mikroorganismen, die im 

Wasser vorliegen. 

Die Auflösung von Huminstoffen aus sandigem Boden wurde durch drei weitverbreitete 

Tenside untersucht, und die Teilchengrößenverteilung, die Stabilität durch Bestimmung des 

Zeta-Potentials und die Adsorption von Natriumdodecylsulfat (SDS) auf sandigem Boden 

wurden verfolgt. Zwei Verfahren, Aktivkohleadsorption und mikrobiologischer Abbau mit 

„Effektiven Mikroorganismen“ und ihre Kombination wurde bei der Entfernung von 

Huminstoffen - Fulvosäure, Natriumhumat, aus Sandboden gelöste Huminstoffe - und 

Diclofenac bewertet. Es wurden die Mechanismen des Adsorptionsprozesses, der Chlorierung 

der erwähnten organischen Substanzen, des Diclofenacabbaus und dessen Chlorierung, sowie 

die Wechselwirkung von Diclofenac und Huminsäure ebenfalls untersucht. 

Die Tenside beeinflussen die Partikelgrößenverteilung des sandigen Bodens und die 

Mobilität kleinerer Partikeln. Die anionischen Tenside lösten chlorierbare organische 

Materialien besser aus sandigem Boden als die kationische Tenzide. Die Adsorption von SDS 

auf sandigem Boden wurde eine L-Typ-Isotherme gebildet, ergab mehr Schichten und wurde 

von Änderungen in der Partikelgrößenverteilung gefolgt. 

Die Chlorination von Dicolfenac kann durch Tone und Huminstoffe katalysiert werden. 

Diclofenac und Huminstoffe können durch Aktivkohle effektiv entfernt werden und die 

Anwesenheit der Huminstoffen erleichtert die Adsorption von Diclofenac. Die Fulvosäure 

und die Huminstoffe des sandigen Bodens wurden durch die eingesetzten Mikroorganismen 

teilweise abgebaut, während Natriumhumat widerstand, und Diclofenac wurde besonders 

langsam abgebaut. Die Effizienz der Entfernung von Huminstoffen wurde verbessert, wenn 

die Aktivkohleadsorption mit dem mikrobiellen Abbau integriert wurde. 
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1. Bevezetés 
 

 

Környezetünk bármely régióját tekintjük (atmoszféra, hidroszféra, pedoszféra) szinte 

minden esetben kikerülhetetlenül találkozunk a humuszanyagok jelenlétével, szerepével. Az 

elmúlt évtizedekben hazai és nemzetközi kutatások témaválasztása is jelzi, hogy a 

humuszanyagok eredetének tanulmányozása, fizikai-kémiai tulajdonságainak vizsgálata, 

biológiai szerepük tisztázása és a toxikus anyagok környezeti transzportjában betöltött 

szerepük vizsgálata a környezettudományi kutatások egyik fontos irányát képviseli. Az ivóvíz 

az emberiség egyik legnagyobb kincse, amelynek kellő mennyiségben és minőségben történő 

biztosítása egyre nagyobb problémát okoz a növekvő népesség számára szerte a világon, ezért 

a vízkezelés lehetséges módjainak kutatása kiemelten fontos. 

A vízben oldott szerves anyagok, így a humuszanyagok és szerves mikroszennyezők 

(pl. gyógyszer- és növényvédőszer-hatóanyagok) a vízkezelés során klórozódhatnak, így 

olyan veszélyes anyagokká alakulhatnak, mint a trihalometánok, klórozott fenolszármazékok, 

amelyek rákkeltő hatása ismert. Az ivóvíz minőségi követelményeiről és az ellenőrzés 

rendjéről szóló 201/2001. (X. 25.) Korm. rendelet értelmében az ivóvízben jelenlevő összes 

trihalometán határértéke 50 mg/L
 
[1]. Felszíni nyersvizekben újabban gyógyszerhatóanyagok 

is kimutathatóak, ezek közül az egyik leggyakoribb a gyulladáscsökkentőként és 

fájdalomcsillapítóként alkalmazott diclofenac, mely a természetben hosszú ideig megmarad. 

A víztisztítás során a fertőtlenítőszerrel reagálva klórozási melléktermékeket is képezhet. 

A fentiekből következik, hogy kiemelten fontos az oldott szerves anyagok eltávolítása a 

nyersvizekből a fertőtlenítési lépés előtt. Az eltávolítás hatékonyságát nem csak az 

alkalmazott technológiai módszerek, hanem az oldat stabilitása és a vízben oldott anyagok 

egymással történő kölcsönhatása is befolyásolja. Érdemes tehát ezt a három jelenséget 

együttesen vizsgálni. 

A felületaktív anyagok oldatba viszik a vízben nem, vagy nehezen oldódó anyagokat, 

stabil kolloidok képződéséhez vezetnek, így a humuszanyagok beoldódását is nagymértékben 

befolyásolhatják. Sokféle módon kerülhetnek a talajba és a felszíni vizekbe, mivel nagyon 

széles körben alkalmazzák őket különböző területeken. Emiatt fontosnak tartottam három 

elterjedten alkalmazott tenzid (nátrium-dodecil-szulfát, Cetrimide, és Supragil WP) hatásának 

vizsgálatát a humuszanyagok talajból történő kioldódására. A talajból kioldódó 

humuszanyagok mind az ivóvízbázisként szolgáló felszíni, mind a felszín alatti vizekben 

megjelenhetnek, ezért a víztisztítás során különös figyelmet kell fordítani eltávolításukra. 
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Szerves vízszennyezők megkötésére gyakran alkalmaznak aktív szenes adszorpciót, 

főként, ha a vízbázis felszíni víz vagy talajvíz, mivel ezek a vízbázisok nagyobb 

mennyiségben tartalmaznak humuszanyagokat és szerves szennyezőket, mint más nyersvizek. 

A vízszennyezők bővülése egyre súlyosabb probléma, emiatt a vízben oldott anyagok aktív 

szenes adszorpciója folyamatosan aktuális kérdés. Ezért fontos annak vizsgálata, hogy ez a 

módszer milyen hatékonysággal alkalmazható a különböző humuszanyagok és a diclofenac 

eltávolítására a vízből. 

Az „Effektív Mikroorganizmusok” (EM) forgalomban levő mikroorganizmus keveréket 

előnyös tulajdonságai miatt széles körben használják a mezőgazdaságban, 

hulladékgazdálkodásban és a szennyvíztisztításban különféle célokra. Az irodalom szerint 

könnyen felvehetővé teszik a növények számára a talajban levő tápanyagokat, és a 

természetes vizek állapotának megóvására is alkalmasak. Feltehetően hatással vannak az 

általam is vizsgálatra kiválasztott szerves anyagokra, ezért fontosnak tartottam megvizsgálni a 

humuszanyagokra és a diclofenacra gyakorolt hatásukat, így a közreműködésükkel 

bekövetkező esetleges lebonthatóságot. 

Munkám során a vízben oldott humuszanyagok, mint a fulvosav, nátrium-humát, 

talajkivonatok, valamint a diclofenac eltávolítását vizsgáltam, majd az aktív szenes 

adszorpció és a mikrobiális lebontás hatékonyságát hasonlítottam össze. Ennek érdekében a 

módszereket önmagukban és egymással kombinálva is alkalmaztam. A folyamatok 

megértésének érdekében tanulmányoztam a diclofenac és a huminsav kölcsönhatását is. 
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2. Irodalmi összefoglaló 
 

2.1 A talaj és szennyeződése 
 

A talaj háromfázisú polidiszperz rendszer, amely szilárd (szerves és szervetlen), 

folyékony és légnemű összetevőkből áll. A szilárd fázis (55-65%) ásványi összetevőjét a 

vázrész (kőzet, durva, finom homok, iszap) és a talajkolloidok (a 2 µm-nél kisebb 

agyagásványok), a szerves összetevőjét (0,5-5%) pedig élőlények, nem humuszanyagok 

(fehérje, szénhidrát, lignin stb.), humuszanyagok (huminsav, fulvosav, humin) és új 

képződmények (pl. enzimek) alkotják [2]. 

A talaj szervetlen és szerves alkotói ioncserére és kémiai anyagok megkötésére 

változatos módon képesek. Az agyagásványok réteges felépítése a tetraéderes SiO4-csoport és 

az oktaéderes MOX(OH)6-X-csoport kombinációjának eredménye, ahol az oktaéder 

középpontjában M = Al
3+

-, Mg
2+

-, Fe
2+

- vagy Fe
3+

-ionok foglalnak helyet. A tetraéderes és 

oktaéderes építőelemek közös, hídhelyzetű oxigénatomokkal kapcsolódnak. [3] 

Az alumínium-szilikátok negatív töltését a rácsüregekben és csatornákban elhelyezkedő, 

kicserélődésre képes kationok kompenzálják. Főként az agyagásványok és humuszanyagok 

kationcserélő kapacitása nagy. Az agyagásványok nagy fajlagos felülettel rendelkeznek (200-

800 m
2
/g). Lemezes felépítésük azt eredményezi, hogy nagyszámú és egészen eltérő 

tulajdonságú aktív centrumaik révén különböző partnerekkel léphetnek reakcióba. Az OH-

csoportok amfoter karakterűek és a pH függvényében képesek protonálódásra vagy 

deprotonálódásra, valamint fémionok megkötésére. Az agyagásványok anioncsere-képessége 

kevésbé jellemző. A talajkolloidok anionmegkötő-képessége alapvetően attól függ, hogy a 

kötés nem specifikus, vagy specifikus adszorpció révén jön létre. Az anioncsere elsősorban az 

agyagásvány oldalfelületének élén következik be, és az oktaéderes réteg peremén levő 

kationtöltéstől és a kristálymérettől függ. Az ioncsere-kapacitás az 1 kg talaj által megkötött, 

egyszeresen töltött ionok moláris mennyisége [3]. 

A homoktalajokra jellemző, hogy ásványi és szerves kolloidokban szegények, nagy a 

vízáteresztő képességük és gyenge a víztartó képességük. Érzékenyek az aszályra és az 

erózióra. A homoktalajok aggregálódása csekély, többnyire nagyméretűek a pórusok és a 

pórustérfogat kicsi (40%). Tömörödésre hajlamosak. Víznyelő és vízvezető képességük nagy, 

a felszínre kerülő nedvesség lassan szivárog be, de a homoktalajba került nedvesség gyorsan 
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átszivárog. A talajvízből történő nedvesség pótlás csekély. A homoktalaj gyorsan telítődik, de 

a tárolt vízmennyiség kevés [4]. 

Talajoldatnak nevezzük a talaj víztartalmát és a benne oldott, szuszpendált anyagokat, 

beleértve a lehetséges szennyezőket is. A talaj és a talajoldat kölcsönhatásában meghatározó 

az adszorpció, a transzport, valamint a kémiai és biológiai bomlás. Az anyagok 

megkötődhetnek a talaj szerves és szervetlen (elsősorban agyagásványos) frakcióján. A 

szerves anyagok adszorpciójakor lehetséges kölcsönhatások a van der Waals erők, 

hidrogénhíd-kötés, koordináció, az elektrosztatikus és a hidrofób kölcsönhatás. 

Az adszorpció a legfontosabb folyamat, amely szerepet játszik a szennyező anyagok 

talajban történő megtartásában, illetve a szilárd és folyadék fázis közötti megoszlásában. A 

talajoldat összetétele és tulajdonságai (pH és az elektrolitok természete) befolyásolják a 

különböző ionok és molekulák adszorpcióját a talajrészecskéken [5, 6]. Az ionok adszorpciója 

befolyásolja a kolloid részecskék töltését és elektrokinetikus potenciálját, így azok 

diszperziós, flokkulációs viselkedését. Ennek jelentős következményei lehetnek a talaj 

szerkezeti stabilitására, a kolloid mobilitásra a talajban és a felszín alatti víztestekben, 

valamint a felszíni vizekben lévő szuszpendált részecskék jellemzőiben [7, 8]. Mivel a 

szennyezőanyagok adszorpciós folyamata különleges szerepet játszik a környezetkutatás 

területén, megnövekedett az igény a különböző vegyszerek talajszuszpenziókra és 

talajoldatokra gyakorolt hatásának vizsgálatára [9]. Az adszorpciós folyamatok meghatározó 

jelentőségűek abban, hogy a vegyi anyagok kikerülnek-e a környezetbe. A talajvízben oldott 

vagy szuszpendált anyagok önmagukban is hatással lehetnek a talaj részecskeméret 

eloszlására és a kémiai anyagok transzportfolyamataira [10, 11]. 

A természetes eredetű szennyező anyagok kémiai és fizikai folyamatok eredményeként 

az atmoszférából, bioszférából és a litoszférából kerülnek a felszín alatti vizekbe, 

mindenekelőtt a talajvízbe. A természetes eredetű szennyező források közé tartoznak a 

vulkánok, a kozmikus és földkérgi sugárzások. Az antropogén szennyezés forrásai (pl. ipari, 

mezőgazdasági, háztartási, közlekedési eredetű) a szilárd hulladék lerakók, a 

szennyvíztározók, a mezőgazdasági tevékenység, olajszivárgás vagy elfolyás, mélyen 

elföldelt toxikus hulladékok lehetnek [2, 12, 3]. 

Megkülönböztetjük a pontszerű (pl. lerakott hulladék) és diffúz (pl. növényvédőszerek a 

mezőgazdaságban) forrásokat, valamint a szerves és szervetlen szennyezőket. Szervetlen 

szennyezők a fémionok, fémek, egyes anionok, míg szerves szennyező anyagok a 

szénhidrogének, növényvédő szerek (herbicidek, inszekticidek, fungicidek) és a felületaktív 

anyagok [12, 13]. 
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A talaj szennyeződésével akár az ivóvízbázisként szolgáló felszín alatti vizek is 

elszennyeződhetnek. Mivel a hulladéklerakóknál a reakciók száma és bonyolultsága egyre 

növekszik, a talajvíz szennyezésének lehetősége egyre nagyobb, ugyanis ezek szabálytalan, 

nem szakszerű kialakítása esetén a szennyező esetleg toxikus anyagot a csapadék vagy a 

talajvíz kioldja és ezek a talajvízbe szivárognak. 

A talajvíz minőségét befolyásoló emberi tevékenységek közül valószínűleg a 

mezőgazdaság az egyik legjelentősebb. A talajvíz minőségének leromlását okozó főbb 

mezőgazdasági tevékenységek a műtrágyák, peszticidek alkalmazása, és az alom nélküli 

állattartásból összegyűlő hígtrágya tárolása. A peszticidek egy része vízben jól oldódik, emiatt 

a különböző geológiai képződményekben jól és gyorsan mozognak, így a vízadó rétegek 

szennyeződhetnek. Kőolaj és kőolajszármazékok üzemanyag tartályokból, csővezetékekből, 

közúti szállításból kerülhetnek a talajba esetleges repedés, szivárgás eredményeként. 

A felszíni vizek és a talajvíz szoros kapcsolata miatt a felszíni vizek szennyezői nagyon 

könnyen a talajvízbe illetve a felszín alatti vizekbe szivároghatnak. Ezért a felszín alatti vizek 

szennyezői egyben a felszíni vizek szennyezői is lehetnek, illetve fordítva. 

A felszín alatti vizek emberi behatásokkal, víztartókat ért terhelésekkel szemben 

meghatározott védettséggel rendelkeznek. Ez a védettség egyrészt a víztartó réteg saját, belső 

tulajdonságaiból, másrészt a víznek a felszíntől az adott vízadóig megtett útja során 

érvényesülő hatások összességéből adódik. Az előbbit a víztartó érzékenységével, utóbbit a 

sérülékenységével jellemezhetjük. 

A talajvíz minőségét a beszivárgó vízben lévő gázok, a víz által érintett talajrétegek 

tulajdonságai és az ott végbemenő kémiai és biológiai folyamatok alakítják, azaz alapvetően 

helyi adottságok függvénye. A szennyező anyagok talajvízben való terjedését számos 

törvényszerűség illetve jelenség (Darcy-törvény, advekció, diszperzió, adszorpció, 

degradáció) befolyásolja. 

 

2.1.1 Talajok részecskeméret eloszlásának szerepe és mérése 

 

A talaj háromfázisú, porózus, polidiszperz rendszer. Szilárd fázisában igen sokféle 

méretű komponens található, a kolloid diszperz részecskéktől a durva homokig, esetenként a 

néhány cm átmérőjű kőzettörmelékig. A különböző nagyságú ásványi szemcsék mennyisége, 

részaránya (szemcseméret eloszlás) döntően befolyásolja a laza (homokliszt, homok, kavics) 

és kötött (agyag, iszap) talajok viselkedését, fizikai és fizikai-kémiai sajátságait. Más 
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feltételek alakulnak ki a talajban, ha pl. durva homokszemcsék, vagy ha igen kisméretű 

kolloid részecskék dominálnak [2, 14, 15]. Talajokkal kapcsolatban általában a szemcseméret 

eloszlás kifejezést használják, de tulajdonképpen 1-500 nm-es tartományban kolloid 

részecskékről beszélünk, míg 500 nm feletti méreteknél durva diszperz rendszerről, illetve 

szemcsékről [2, 16, 17]. A talajok alapvető szerkezeti elemei az aggregátumok, amelyek 

ásványi és szerves anyagot tartalmazó szemcsékből kapcsolódnak össze. Az aggregátumok 

legfontosabb szerepe, hogy védik a bennük található szerves anyagot a lebomlástól [18, 15]. 

A talajok tulajdonságait alapvetően meghatározza a képződmény részecskeméret 

eloszlása. Ez befolyásolja a szivárgási tényezőt, ezáltal a vízvezető képességet, a talaj fajlagos 

felületét, így a szorpciós képességét, az adszorpciós kapacitást valamint a 

transzportfolyamatokat és a szennyező anyagok terjedésének lehetőségét [19, 20]. A 

részecskeméret adatot a szennyezésterjedési modellekben is felhasználják [17]. 

A talajszemcsék mérete között fokozatos és folyamatos az átmenet, a fizikai sajátságok 

viszont bizonyos mérethatárok alatt illetve fölött hirtelen változnak. Ezért a szemcseméret 

összetétel értékeléséhez nem szükséges, hogy minden szemcse egyedi mérete ismert legyen, 

hanem csak a jellemző mérettartományokba eső frakciókat fontos figyelembe venni. A 

szemcsefrakciók fajlagos felülete megszabja a vízmegkötő képességet és az adszorpciós 

sajátosságokat. A fajlagos felület fordítottan arányos a szemcsék méretével, de függ a 

szemcsék alakjától is [2]. 

A részecskeméret eloszlás a részecskék sokaságát összesíti különböző 

mérettartományokban, illetve méretek alatt. Kifejezhető részecskeszámban, tömegben, 

tömegszázalékban vagy térfogatban. Az eloszlás alapján egy talajminta viselkedése előre 

jelezhető. Ha a görbe lefutása lankás, akkor a képződmény kevésbé vízvezető, míg ha 

meredek, akkor jobb a vízvezető képesség, és fokozottabb a szennyezők elmozdulása. Mivel a 

talajszemcsék alakja szabálytalan, a méretet nem lehet egyetlen adattal megadni, csak 

közelíteni lehet. 

Az aggregátumok megszüntetése érdekében gyakran használnak valamilyen fizikai 

és/vagy kémiai kezelést mintaelőkészítésre. Ilyen például a mechanikai kevertetés, 

ultrahangos rázatás, diszpergálószer adagolása (Na2P4O7 + Na2CO3), vagy önmagában a 

nátrium-hexametafoszfáttal ((Na6(PO3)6), oxidálószerrel (hidrogén-peroxid) történő kezelés 

stb. [20, 21]. Megjegyzendő, hogy ez utóbbi vegyszeres kezelésekkel eltávolítjuk a 

humuszanyagokat. 

A részecskeméret eloszlás mérésére számos módszer létezik. A szitálást (száraz, 

nedves) a durva frakciók szétválasztására használják, míg a finom frakciók elkülönítésére 
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alkalmas pl. a hidrometrálás (areométeres mérés), Atterberg-féle iszapolás, szedimentációs 

mérleg, Andreasen-pipettás mérés, szívócsöves mérés, ASTA berendezés (ülepítéses 

módszerek), lézer-diffrakció, Röntgen-diffrakció, képfeldolgozás [22, 17,  23, 24]. Minden 

módszernek van előnye és hátránya. Pye szerint a különböző elven alapuló szemcseméret 

eloszlás meghatározással vizsgált minták eredményei nem hasonlíthatóak össze [25]. Mind a 

hidrogeológiában, mind a talajtanban szokás a szemcseméret alapján empirikus 

összefüggésekkel (pedotranszfer függvények) a mintára vonatkozó becsült paramétereket 

meghatározni. Lehetséges a szemcseméret eloszlás alapján pl. szivárgási tényezőt 

meghatározni (Beyer és Zamarin módszerek) vagy mezőgazdasági talajok vízraktározási 

jellemzőit számítani. 

Az ülepedéses módszerek a Stokes-törvényen alapulnak, legtöbbjükre létezik érvényes 

nemzetközi szabvány, azonban időigényesek, nagyszámú minta esetén sorozatmérésre nem 

alkalmasak. A finom frakciónál a Stokes-törvény önmagában nem érvényes, mert például a 

Brown mozgás is érvényesül, emellett az eredmény függ az eszközöktől és a mérést végző 

személytől [20, 26, 27]. Emellett a Stokes-törvény gömbalakot, azonos sűrűséget, lamináris 

áramlást feltételez, miközben turbulens az áramlás, a talajrészecskéknek élei vannak, 

változatos az ásványi összetételük, ami eltérő sűrűséget eredményez. 

A lézer diffrakció elvén működő módszer esetén a detektor a mintán áthaladó lézerfény 

intenzitását méri, ami a Mie vagy Fraunhoffer elmélet alapján számítható át részecskeméret 

eloszlásra [20]. A módszer gyors, precíz, megbízható és reprodukálható részecskeméret 

meghatározást tesz lehetővé. Részletesebb adatokat nyújt, mint az ülepedéses módszerek, 

kicsi a méréshez szükséges mintamennyiség, lehetőség van a digitális adattárolásra és 

költséghatékony módszer. Azonban a lézerdiffrakciós méréshez a talajok esetében 

mintaelőkészítésre még nem létezik szabvány, az adatokat térfogatszázalékban adják meg és 

szükség van a törésmutató ismeretére [28, 21]. A lézer-diffrakciós mérések eredményeit az 

irodalomban már összehasonlították más módszerekkel, mint az areométeres mérés, pipettás 

módszer, szitálás, szitálás majd hidrometrálás, szita és pipettás módszer. Általában jó egyezést 

találtak, azonban bizonyos esetekben van eltérés, amit Blott szerint a részecskék szabálytalan 

alakja okoz, míg Cooper szerint a lézer diffrakció a kisebb részecskékre pontosabb adatokat 

ad, mint a pipettás módszer [21, 28, 22]. A lézer-diffrakciós módszer alkalmas különböző 

módon készült talajszuszpenziók és talajkivonatok vizsgálatára is [29, 30]. A lézer diffrakciós 

mérések eredményei nem különböznek szignifikánsan a pipettás módszer eredményeitől 

homok, iszap és agyag esetében, a köztük levő korreláció elfogadható [21], ami ellentmond 

Pye [25] megállapításának. 
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A lézer diffrakciós módszer széles részecskeméret tartományban (0,01-3000 μm) 

használható. A Malvern MasterSizer 2000 lézer diffrakciós elven működő készülék 0,02-2000 

μm-es tartományban mér. A berendezés két eltérő hullámhosszú lézerfényt (kék és piros) 

bocsát a híg talaj-szuszpenziót tartalmazó tégelyre, majd a szórt fényt egy érzékelő 

lencserendszerrel gyűjti. A szuszpenzión átjutott lézerfény energiája arányos a 

szuszpenzióban található szemcsék mennyiségével, így igen híg szuszpenziót kell 

használnunk annak érdekében, hogy értékelhető szórt fény intenzitást kapjunk [31, 17]. 

 

2.2 Vízben oldott szerves anyagok 
 

A vízben oldott szerves anyagok természetes eredetűek, illetve antropogén eredetűek 

lehetnek. A talajvizek és a felszíni ivóvízbázisok rendszerint tartalmaznak természetes eredetű 

oldott szerves anyagokat, emellett folyamatosan bővülő antropogén szerves anyagokat, 

amelyek az ivóvíztisztítás fertőtlenítési lépésében klórozódhatnak, és rákkeltő, illetve 

mutagén klórozási melléktermékeket, trihalometánokat, klórozott fenolszármazékokat 

képezhetnek [32, 33, 34, 35, 36]. 

 

2.2.1 Humuszanyagok 

 

A vízben oldott természetes eredetű szerves anyagok (DOM: dissolved organic matter) 

jelentős részét a humuszanyagok alkotják. DOM-nak tekintjük a vízben oldott szerves 

anyagok 0,45 m pórusátmérőjű szűrőn átszűrhető csoportját. Az édesvizekben az oldott 

szerves széntartalom (DOC) 80%-át is kitehetik a humuszanyagok, amiből kb. 30-40% 

aromás jellegű. Koncentrációjuk függ az éghajlattól, felszíni- és talajvizekben kevesebb mint 

1 mg(C)/L és több mint 100 mg(C)/L közötti széles koncentráció-tartományban változik [37], 

hazai tavainkban átlagosan 15 mg/L [38]. 

 

2.2.1.1 Humuszanyagok eredete, reakcióik, lebomlásuk 

 

A humuszanyagok a természetben előforduló biológiai eredetű szerves vegyületek 

heterogén csoportja, relatív molekulatömegük nagy és viszonylag nehezen bomlanak le. A 

humusz szerves maradványok többé-kevésbé átalakult része a talajban, mely részben vagy 

teljesen lebomlott növényi és állati maradványokból áll, tápanyagforrás a növények számára 
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és növeli a talaj vízmegtartó képességét. Két csoport különböztethető meg: a maradványokból 

felszabadult, de nem humifikálódott szerves vegyületek a nem valódi humuszanyagok, 

valamint a valódi humuszanyagok [2]. A Nemzetközi Humuszanyag Társaság (IHSS) [39] a 

„humuszanyagok” (humic substances) elnevezés alatt tulajdonképpen ezt a második csoportot 

érti. Pontosabb megfogalmazás alapján „a természet élő szénciklusából kikerülő szerves 

molekulák véletlenszerű halmazából képződő, kémiailag heterogén összetételű, funkciós 

csoportokban gazdag makromolekulás anyagok”, melyek a környezeti rendszerekben a 

szervesanyag mineralizáció köztes termékeinek tekinthetők. Az IHSS által javasolt 

nevezéktan az eredettől és kinyerési eljárástól függő, de kémiailag nem egységes összetételű 

anyagcsoportra alkalmazható ún. műveleti definíció (operational definition) [40]. 

A humuszanyagok a humifikáció során növényi maradványok lebomlásával 

keletkeznek, amely degradatív vagy kondenzációs úton történhet. A degradatív folyamatban 

növényi és mikrobiális polimerekből humin, huminsavak, végül fulvosavak keletkeznek. 

Polikondenzációs úton a növényi polimerekből kialakult kis szerves molekulák újra 

polimerizálódnak, fulvosav, huminsav, végül humin keletkezik [41, 42, 43]. Színük sárgától a 

feketéig változhat. A humuszfrakciók elválasztása a következő módon történik (műveleti 

definíció). A talaj híg NaOH-os kezelésével kapott szűrletet sósavval (pH~2) megsavanyítjuk, 

a kapott csapadék újabb szűréssel elválasztható a világosabb színű oldattól. A savas közegben 

is oldatban maradó frakciót fulvosavaknak hívjuk, míg a savval kicsapható hányadot a 

huminsavak képezik. E két csoportba sorolható anyagokat (fulvo- és huminsav) együtt 

humuszsavaknak hívják. A csapadék (huminsavak) egy része meleg alkoholban feloldódik 

(himatomelánsavak), azonban az alkoholban oldhatatlan csapadék sem egységes, a barna és a 

szürke huminsavakat tartalmazza. A kezdetben alkalmazott NaOH-os kezelés után 

visszamarad a humin és az ásványos frakció, de a humint a forró lúg oldja [2]. Funkció szerint 

megkülönböztetjük a táphumuszt és tartóshumuszt. A táphumusznak a növények 

tápanyagellátásában és energiaellátásában van jelentős szerepe, míg a tartóshumusz hatása a 

talaj fizikai és kémiai tulajdonságaiban érzékelhető [44].  

A humuszanyagok relatív molekulamérete viszonylag nagy, általában 100-1 000000 

Dalton között változik, a fulvosavak mérete 800-1000, a huminsavaké pedig 2000-3000 

Dalton között alakul [45, 46]. 

A humuszanyagok változatos méretű és különböző bonyolult szerkezetű, savkarakterű 

polimerek, melyek egymástól eltérő viselkedésű frakciókból (fulvosav, huminsav és humin 

frakciók) állnak. Gyűrűs szerkezetű építőköveket tartalmazó vegyületek, az egymáshoz 

kapcsolódó aromás gyűrűk lehetnek izociklikusak vagy heterociklikusak. A vázhoz 
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oldalláncok kötődnek, melyek főként szénhidrátszerűek, peptid vagy aminosav jellegűek. A 

tulajdonságokat jelentősen befolyásoló funkciós csoportok mind a vázon, mind az 

oldalláncokon előfordulnak. Ilyenek például a karboxil-csoport, a fenolos-OH, alkoholos-OH, 

karbonil-csoportok, imino-, amino-csoportok [2].  

A humuszanyagok számos reakcióra, többek között kation-megkötésre, 

komplexképzésre, sav-bázis reakciókra, redox reakciókra, fotokémiai és biológiai bomlásra 

hajlamosak [2, 3]. A humuszanyagok állapotát, viselkedését, kémiai, fizikai és kolloidkémiai 

tulajdonságait elsődlegesen az oxigéntartalmú savas – főleg a karboxil és a fenolos hidroxil – 

csoportjaik disszociációs állapota határozza meg [40]. Mivel a humuszsavak nagy számban 

tartalmaznak komplex-kötést létrehozó csoportokat (karboxil, fenolos-OH, -NH2, stb.), a 2 és 

3 vegyértékű fémionokkal különböző stabilitású kelátkomplexeket is képezhetnek. A 

fulvosavakkal létrejött fémkomplexek vízben oldódnak, míg a huminsavak és a humin 

komplexei nem. A vízoldható komplexek képződése növeli a fémionok oldatba jutását és 

oldatban maradását (mobilitását), azonban a szilárd fázis általi komplexálás az 

immobilizálódásukat segíti elő [2]. 

A különböző méretű humuszanyagokat oldott vagy diszpergált formában tartalmazó 

vizes rendszerek kolloid karakterűek. Változatos intra- és intermolekuláris kölcsönhatások 

alakulhatnak ki a humuszanyagok vizes rendszereiben. Random formációjuknak 

köszönhetően ezért egységes viselkedés aligha várható, csupán a tulajdonságok alakulásának 

trendjei határozhatóak meg, illetve jelezhetőek előre [47]. 

Mivel a humuszanyagok hosszú hidrofób részekből állnak, rajtuk több hidrofil, anionos 

(karboxil) funkciós csoporttal, ezért a felületaktív anyagokhoz hasonló tulajdonságokkal 

rendelkeznek [47] és micellaszerű szerkezetek kialakítására is képesek [48], (felületaktív 

anyagokat ld. részletesen a 2.2.2.1 fejezetben). A tenzidekkel vegyes micellákat alkothatnak 

[49]. Természetes felületaktív anyagokként viselkednek [50, 51], micellákat képezhetnek, 

ugyanakkor a kritikus micellaképződési koncentrációjuk (c.m.c., ld. 2.2.2.1 fejezet) 10 g/L 

[49], míg a természetes vizekben jellemzően ennél jóval kisebb, 5-100 mg/L koncentráció 

tartományban fordulnak elő. Ilyen körülmények között ún. pseudomicelláknak tekinthető 

asszociátumok (amfifil molekulák halmazai) alakulhatnak ki, amelyeknek hidrofób belseje és 

hidrofil külső felülete van. Ezeknek az asszociátumoknak a közepén hidrofób molekulák, 

apoláris szennyezők, például a PAH vegyületek helyezkedhetnek el és így azok jobb 

oldódását eredményezik ("szolubilizálás") [52, 53, 51]. A humuszanyagok szolubilizáló 

tulajdonsága ellenőrzött körülmények között alkalmazható a szennyezett területek 
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remediálásában [54], miközben természetes körülmények között ugyanez a folyamat 

szennyezők mobilizálódásához vezethet [52]. 

A humuszanyagok növényi anyagok bomlása és a talaj kimosódása révén jutnak a 

vizekbe. Bizonyos talajszennyezők, pl. tenzidek, formázószerek elősegíthetik az oldatba 

kerülésüket. A humuszanyagok jelenléte az ivóvízben több szempontból jelent problémát, 

jelenlétükre elsősorban felszíni víz és talajvíz jellegű vízbázisoknál lehet számítani. 

Önmagukban nem toxikusak, de más vegyületekkel való kölcsönhatásuk során azokká 

válhatnak. A vizekben az ott jelenlevő egyéb szennyezésekkel reakcióba vihetők. Ugyanakkor 

huminsav és fulvosav hatására más szerves szennyezők (pl. apoláris peszticidek) oldhatósága 

nő a vízben. A huminsav fémekkel komplexképzésre hajlamos [55], ugyanakkor az esetleg kis 

mennyiségben jelen levő toxikus nehézfémek szerves kötésben jobban felvehetők az élő 

szervezetek számára, az emberi szervezetben jobban felszívódnak [3, 56].   

A felszíni vizek és sok helyen a talajvíz is ivóvízbázis, mindkettő tartalmaz oldott 

szerves anyagokat. Ivóvíztisztítás céljából a nyersvizek egy jelentős részét (44%) 

Magyarországon parti szűrésű kutak termelik ki elsősorban felszíni ivóvízbázisokból, mint 

amilyen a Duna Budapest és számos más település esetében. A parti szűrésű kutak homoktalaj 

jellegű szűrőközege miatt a nyersvíz elkerülhetetlenül tartalmaz oldott szerves anyagokat, 

többnyire fulvosavakat [6]. A víztisztítás során, ha a fertőtlenítés klórozással történik, a 

humuszanyagok reakcióba lépnek a klórral, és klórozott melléktermékek – többek között 

fenolszármazékok és trihalometánok – keletkeznek, amelyeknek rákkeltő hatása is ismert [55, 

57, 58, 59]. A leggyakrabban képződő melléktermékek a kloroform, a diklórecetsav és a 

triklórecetsav. Ezért a humuszanyagok nyersvízből történő eltávolítását a lehető legnagyobb 

hatékonysággal meg kell oldani. Különböző technológiák alkalmasak erre, többek között a 

koaguláció, az aktív szén adszorpció, membránszűrés, ózonizálás stb., de általában a 

kombinált technológiák a leghatékonyabbak [55, 57, 60, 61, 62, 63, 64]. 

A humuszanyagok fotolitikus bomlása során a vizekben toxikus oxigéntartalmú szabad 

gyökök szabadulhatnak fel, ennek során befolyásolják más szerves (pl. peszticidek) és 

szervetlen (pl. tápelemek, nehézfémek) anyagok transzportját, hozzáférhetőségét és további 

sorsát. A víz alatti fényklímára is hatással vannak. Szerepük a globális klímaváltozással 

kapcsolatban jelentőssé válhat. A humuszanyagok további fontos reakciói fény hatására az 

indukált fotolízis, a fény által indukált töltésátvitel és a fotoinkorporáció. Indirekt fotolízis 

során a fény által gerjesztett humuszanyagok képesek átadni a gerjesztési energiát egy 

akceptor molekulának, mely egyébként nem képes abszorbeálni a gerjesztési sugárzást. A 

folyamat fokozhatja a környezetben előforduló kemikáliák fotokémiai bomlását, melyek 
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alacsony gerjesztési energiával bírnak, de nem abszorbeálják közvetlenül a napfényt. A 

fotoinkorporáció során a reakcióképes anyagok közvetlenül kapcsolódnak a humuszanyagok 

kovalens struktúrájába [65]: 

HS* + akceptor → (HS - akceptor)* → HS + akceptor* 

A humuszanyagok analitikailag meghatározhatók UV-VIS spektroszkópiával 254 nm-

en valamint KOI és TOC méréssel, vagy kolorimetriával (436 nm). Klórozódásuk FT-IR 

illetve NMR mérésekkel igazolható [57]. Az UV-VIS mérések során 253 és 203 nm-en kapott 

abszorbancia értékek aránya (A253/A203) jól mutatja az adott anyag klórral való reagálásának 

és a klórozott melléktermékek képződésének lehetőségét [57], így az előre megjósolható. Az 

A253/A203 arány jobban függ a humuszanyagokon jelenlevő fenolos csoportoktól, mint a 

karboxil-csoportoktól. Az aromás gyűrűknek és a fenolos hidroxil-csoportoknak nagyobb a 

halogénfogyasztása a klórozás során, így a halogénezett származékok képzése fokozottabb. 

Az alkoholos hidroxil-csoportoknál ez a folyamat kevésbé jelentős, a karboxil-csoportoknál 

pedig a legkevésbé kifejezett [57]. A humifikáció előrehaladottságára és a molekulatömegre 

utal a 465 nm és a 665 nm hullámhosszon mért abszorbanciák hányadosa [43]. 

Az ultraibolya és a látható tartományba eső sugárzás elnyelése a molekula kötő 

elektronjainak gerjesztését eredményezi. Az abszorpciós sávokhoz rendelhető hullámhossz 

értékek és a vizsgált molekulában lévő kötések típusai között korreláció van. A Lambert-Beer 

törvény szerint egy komponens koncentrációja és egy adott hullámhossz értéknél mérhető 

abszorbancia között (ha más komponensek elnyelése nem zavar) kis koncentrációk esetén 

lineáris az összefüggés [66, 67]. 

A vízminták 254 nm-nél mérhető UV abszorbanciája a minta szervesanyag-tartalmát 

jellemzi, melyet csoportparaméterként szoktak alkalmazni, és Dobbs (1972) szerint erősen 

korrelál a teljes szerves széntartalommal (TOC) is [68]. Ezen hullámhosszon történő 

fényelnyelésért a szerves anyagok aromás gyűrűi a felelősek, melyek elektronjai gerjesztett 

állapotba kerülnek a fényelnyelés által. Mivel elsősorban a humuszanyagok tartalmaznak 

aromás gyűrűket, a 254 nm hullámhosszon történő abszorbancia mérés során a 

humuszanyagokat tudjuk detektálni. [68, 69] 

Az oldott humuszanyagok a vízből elsősorban háromféle módon távozhatnak, 

adszorpcióval, fotokémiai bomlással a Nap UV sugárzásának hatására valamint mikrobiális 

bomlással. A pH csökkenésével csökken az oldhatóságuk, így csökken a vízben oldott szerves 

széntartalom is. A fotolízis a polimerek labilisabb komponensekre történő hasadását valamint 

a molekulaméret csökkenését eredményezi, ami fokozza az oldott szerves anyag degradációját 

[70, 71]. A nagyméretű humuszanyagokból oxidációval keletkező kisebb molekulák 
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könnyebben hozzáférhetőek a baktériumok számára [38]. A vízben oldott humuszanyagok 

adszorbeálódhatnak a lebegő részecskéken, így megkötődhetnek a karbonát vagy oxi-hidroxid 

csapadékok felületén. Az oldott szerves anyagok sok baktérium legfontosabb energiaforrását 

jelentik, azonban a humuszanyagok a bomlásnak erősen ellenállnak [38, 72]. Ennek oka a 

változatosságuk, szerkezetüket nagyfokú diverzitás és komplexitás jellemzi, továbbá hogy a 

szerkezeti egységek ritkán és kiszámíthatatlan módon ismétlődnek, ezért általában nem 

szolgáltatnak az enzimeknek jól felismerhető helyet [38]. Ugyanakkor vannak olyan 

mikroorganizmusok, amelyek a humuszanyagokat elektron akceptorként tudják felhasználni a 

szerves anyagok anaerob oxidációjához [38]. 

A felszíni vizekbe nem csupán a növényi anyagok bomlásával, hanem a talajból történő 

kimosódással, a talajvízzel is kerülhetnek humuszanyagok. Ez utóbbi folyamatot többek 

között a talaj részecskeméret eloszlása is lényegesen befolyásolja [73, 74]. 

 

2.2.2 Antropogén szerves mikroszennyezők 

 

A természetes szerves anyagok mellett számos antropogén eredetű szerves 

szennyezőanyag is megtalálható a vízbázisokban. A talajszennyezők a transzportfolyamatok 

révén a hidroszférában és az ivóvízbázisokban is megjelenhetnek, valamint a vizeket 

közvetlenül is éri szennyezés, többek között a tisztított vagy tisztítatlan szennyvizek 

bevezetésével. 

A leggyakrabban előforduló szerves mikroszennyezők közé tartoznak a kőolajok és 

kőolajszármazékok, melyek már kis koncentrációban íz- és szagrontóak, mérgezőek és a 

táplálékláncban feldúsulnak. A szintetikus mosószerek, felületaktív anyagok okozzák a 

felszíni vizek habzását (pl. Rába habzása), ami az oxigénfelvételt nehezíti, valamint 

emulgeáló tulajdonságuk miatt megakadályozzák más szennyezők ülepedését, így azok 

jobban oldatban maradnak. Széles körű elterjedésük miatt jelenlétükre mindenütt 

számíthatunk, a kommunális szennyvizek állandó összetevői, de ipari szennyvizekben is 

előfordulnak. Magyarországon főként az anionaktívak terjedtek el [75, 13]. A 

mezőgazdaságban nagy mennyiségben alkalmazott növényvédőszerek (peszticidek) a 

transzportfolyamatok révén szintén a vízszennyezők számát szaporítják. Alkalmazás 

szempontjából három fő csoportjuk van, a rovarirtók (inszekticidek), gyomirtók (herbicidek), 

és gombairtók (fungicidek). A peszticidek nagy része lassan bomlik le, állati szervezetekre 

mérgező és a táplálékláncban feldúsul. A poliklórozott bifenilek és fenolok például ipari 
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szennyvizekkel kerülhetnek a természetes vizekbe [13]. A háztartási szennyvizek élővizekbe 

vezetésével különböző gyógyszerhatóanyagok és metabolitjaik is egyre inkább előfordulnak 

mikroszennyezőként, ilyenek többek között a fájdalomcsillapítók, antibiotikumok és 

hormonok [76, 77]. Tisztálkodási szerek, kozmetikumok összetevői szintén a szennyvízzel 

együtt távoznak az élővizekbe, és kimutathatóak az ivóvízbázisokban [33]. 

 

2.2.2.1 Felületaktív anyagok szerepe a talajoldatban 

 

Az oldott és diszpergált komponensek kémiai összetételétől, valamint az oldószer 

molekulákkal létrejövő kölcsönhatásoktól függően különböző kolloid rendszerek jöhetnek 

létre. 

A felületaktív anyagok, vagy tenzidmolekulák aszimmetrikusan poláris szerkezetűek, 

egy viszonylag nagyméretű apoláris részből, és egy poláris fejcsoportból állnak. A 

tenzideknek kémiai szerkezetük szerint négy alaptípusát különböztetjük meg:  

 anionos tenzidek: a hidrofób csoporthoz negatív töltésű fejcsoport kötődik  

 kationos tenzidek: a hidrofób csoporthoz pozitív töltésű fejcsoport kötődik  

 nemionos tenzidek: a hidrofób csoporthoz nem disszociáló hidrofil rész kapcsolódik  

 amfoter tenzidek: a molekula hidrofil része ikerionos természetű  

Vizes oldatokból a tenzidmolekulák monomolekuláris réteg formájában irányítottan 

adszorbeálódnak, így nagymértékben csökkentik az egymással érintkező fázisok határfelületi 

feszültségét, miközben a poláris fejcsoport a poláris fázis, az apoláris alkillánc az apoláris 

fázis irányába orientálódik. Bár híg vizes oldatokban a felületaktív anyagok számos 

tekintetben úgy viselkednek, mint a közönséges oldott anyagok, a koncentráció 

növekedésével egy viszonylag jól definiált, szűk koncentráció tartományt elérve, illetve azt 

meghaladva számos fizikai-kémiai tulajdonság (felületi feszültség, fajlagos és ekvivalens 

vezetőképesség, ozmózisnyomás, gőznyomáscsökkenés, fagyáspontcsökkenés, stb.) hirtelen 

megváltozik [69, 70, 71]. Ennek oka kolloid méretű stabil asszociátumok, a micellák 

(tipikusan 30-100 molekulából álló gömb alakú asszociátumok) képződése. Kritikus 

micellaképződési koncentrációnak (critical micelle concentracion, c.m.c.) nevezzük azt a 

koncentrációt, amely felett az egyedi molekulák koncentrációja állandó. A micellaképződés 

spontán folyamata termodinamikai okokra vezethető vissza.  
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A talajoldat összetétele meghatározza az oldódási viszonyokat, az oldat stabilitását, a 

részecskeméret eloszlást, így a transzportfolyamatokat és a szennyezés-terjedést is, amelyben 

az adszorpciós folyamatok jellegének is kiemelt jelentősége van. [10, 11].  

A felületaktív anyagok (tenzidek) oldatba viszik a vízben nem, vagy nehezen oldódó 

anyagokat, stabil emulziót vagy extraktumot képeznek, szolubilizáló hatásuk van [53, 78], 

emiatt ártalmasak lehetnek a környezetre. A talajban elősegítik a különböző anyagok 

oldódását és a szennyező anyagok terjedését, a peszticideket is a folyékony fázisban tartják 

[79, 78, 52], amelyek a talajvízzel együtt a felszíni vizekbe is bekerülhetnek. A tenzidek a 

talaj felületén több rétegben adszorbeálódnak. [80, 79, 81], de – a körülményektől függően – 

egy ezzel ellentétes folyamat is zajlik, a peptizáció [82]. Ekkor a felületaktív anyagok 

diszpergálják a talaj szerves anyagait, és stabil kolloid oldatot képeznek velük [80, 52]. 

Felületaktív anyagok sokféle módon kerülhetnek a talajba és a felszíni vizekbe, mivel 

nagyon széles körben elterjedtek: alkalmazzák őket többek között kozmetikumokban, 

tisztítószerekben, gyógyszerekben – emiatt a szennyvizekkel is kijutnak a természetbe – a 

kőolaj kitermelésben, a kármentesítésben talajtisztításkor [78] és még rengeteg más területen 

is [81, 78]. Hatékonyságuk a talajtisztításban többek között a micellaképződés és a 

szolubilizáló hatás függvénye [78]. Amennyiben az ipari vagy kommunális szennyvíztisztítás 

után a befogadóba – folyóba, patakba – jutó kifolyó szennyvíz még tartalmaz felületaktív 

anyagokat, akkor azok onnan is könnyen a talajba kerülnek, másrészt a szennyvíztisztítás nem 

mindenhol megoldott. 

A nátrium-dodecil-szulfát (NaDS) kozmetikumokban nagyon gyakran megtalálható, így 

a kommunális szennyvizekben is jelen van, és emellett talajok tisztítására is használják 

kármentesítéskor [83]. A Supragil WP-t (nátrium-diizopropil-naftalin-szulfonát) főleg 

formázószerként alkalmazzák növényvédő szerek mellett a mezőgazdaságban. A Cetrimide 

(cetil-trimetil-ammónium-bromid, CTAB) textilipari segédanyag, textilipari szennyvizekben 

fordulhat elő, emellett használják kozmetikumokban, hajkondicionálókban [84]. A CTAB 

kationos, a NaDS anionos tenzid. Ugyan a Supragil WP viszonylag kis molekula, ezért nem 

tekinthető kifejezetten felületaktív anyagnak, jelen dolgozatban az anionos tenzidekkel együtt 

tárgyaljuk. A NaDS, Supragil WP és CTAB tenzidek szerkezetét az 1. ábra szemlélteti.  
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1. ábra: A NaDS, Supragil WP és CTAB felületaktív anyagok szerkezete 

 

2.2.2.2 Diclofenac 

 

A nem-szteroid gyulladásgátló hatású diclofenac több gyógyszer aktív hatóanyaga. 

Mivel általában vízoldható só formájában alkalmazzák, gyakran előfordul szennyező 

anyagként a vízkörforgás különböző elemeiben. 

A diclofenac – IUPAC nevén 2-[2-(2,6-diklór-fenil)-amino-fenil]-etánsav illetve annak 

nátriumsója – számos országban elterjedt nem-szteroid gyulladáscsökkentő és 

fájdalomcsillapító gyógyszerhatóanyag. (2. ábra) 

 

 

2. ábra: A diclofenac szerkezete 
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Az emberi és állati szervezetben a diclofenac részben változatlan formában, részben 

hidroxilált metabolitok – elsősorban 4’-hidroxi- és 5-hidroxi metabolitok – formájában 

választódik ki és ürül ki a szervezetből a vizelettel, amely a szennyvízzel a 

szennyvíztisztítókba, majd onnan csökkent mennyiségben a befogadóba, főként felszíni 

víztestekbe jut [85, 86]. 

A világon felhasznált diclofenac mennyiséget évente 940 tonnára becsülik. Bármely 

vízoldható formája alkalmazható, ezért gyakran jelenik meg a vízciklus különböző elemeiben, 

beleértve a talajt és a talajvizet is [87]. Számos alkalommal kimutatták felszíni vizekben, 

talajvizekben és ivóvizekben ng/L – µg/L koncentráció tartományokban az elmúlt években 

[88, 85, 89]. Magyarországon leginkább a Dunában vizsgálták a megjelenését, koncentrációja 

24 - 931 ng/L közötti, amely jóval meghaladja az ibuprofen, naproxen és ketoprofen nem-

szteroid gyulladáscsökkentő gyógyszerhatóanyagok mennyiségét [76]. 2001-ben az orvosok 

86 tonna/év mennyiséget írtak fel belőle Németországban, ahol a legfontosabb 

gyógyszerhatású komponensként van jelen a vízi környezetben [90], de a felszín alatti 

vizekben is előfordul [91]. Átlagos koncentrációja a µg/L-es tartományban van az európai és 

amerikai szennyvíztisztítók befolyó és kifolyó vizeiben. Felszíni vizekben jóval nagyobb 

különbségeket mértek, a diclofenac koncentráció néhány ng/L - µg/L -es nagyságrendben 

mozog [90]. Spanyolországban, Madrid közelében a szennyvíztisztító kifolyó alatt 0,3-3,4 

µg/L között változik a diclofenac koncentráció, átlagosan 2,04 µg/L. Franciaországban 

ivóvíztisztító művek nyersvizeiben és tisztított ivóvizeiben vizsgálták számos 

gyógyszerhatóanyag jelenlétét. A fájdalomcsillapítók, - köztük a diclofenac is - a nyersvizek 

nagy százalékában (33-80%) kimutathatóak voltak, és volt olyan vízmű, ahol a vezetékbe 

kerülő ivóvízben is megjelent [77, 85]. Pakisztánban a felszíni vizekben és elfolyókban is az 

európai értékeknél nagyobb µg/L-es koncentráció tartományban van jelen [92]. 

A diclofenac előfordulása uszodák és termálfürdők vizében is nagyon valószínű, mivel a 

lakosság nem csupán a szájon át szedhető gyógyszer formáját használja, hanem külső 

dermális gyógyszeres kezelésként is alkalmazzák, például gél formájában. Ezért a 

fürdőlétesítmények által kibocsátott elfolyóvíz diclofenacot és fertőtlenítőszer maradékokat is 

tartalmaz. 

Figyelembe véve, hogy a fertőtlenítőszerként alkalmazott klór és az oldott szerves 

anyagok reakciója karcinogén reakciótermékeket eredményez [93], a klór alkalmazása 

fertőtlenítőszerként fokozott megfontolást és elővigyázatosságot igényelne. Az aromás 

gyűrűket tartalmazó vegyületek, mint többek között a humuszanyagok és a diclofenac, 

bármilyen vízben klórozódhatnak. A diclofenac eltávolítása mindezek miatt egy létfontosságú 
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problémája a jelenlegi környezetvédelmi kutatásoknak, mind a nyersvizekből mind az ipari 

elfolyóvizekből. 

 

2.3 Oldott szerves anyagok eltávolítása vizekből 
 

A természetes szerves anyagok és az antropogén eredetű szerves szennyezők 

eltávolítása a víztisztítás során technológiailag nincs szétválasztva, hanem ugyanazokkal a 

technológiai lépésekkel történik. 

A humuszanyagok ivóvízből történő eltávolítására többféle módszer ismeretes, többek 

között [55, 57, 60, 61, 62, 63]: 

 koaguláció (flokkulálószerekkel elősegítve) 

 aktív szén adszorpció (szemcsés vagy por forma) 

 vegyszeres oxidáció (pl. kálium-permanganáttal) 

 ózonizálás 

 fotokatalitikus oxidáció (UV sugárzás hatására). 

Egyes irodalmak az ózonizálással kombinált granulált aktív szén adszorpciót tartják e 

célra a leghatékonyabbnak [57], míg mások az ózonizálás és a koaguláció kombinációját [63]. 

A legtöbb magyarországi vízmű koagulációt, vegyszeres oxidációt illetve aktív szenes 

adszorpciót használ a szerves anyagok eltávolítására. Azokon a területeken, ahol az 

ivóvízbázis felszíni vízből vagy talajvízből származik, általában számítani lehet a magas 

szervesanyag-, így humuszanyag-tartalomra. Ezeken a területeken szinte minden esetben 

használnak aktívszén-szűrőt. [94, 95]. 

Az aktív szenes adszorpció hatékonysága az irodalom szerint humuszanyagokra nézve 

54% körüli [55, 60], míg más szerves anyagokra (szennyezőkre, pl. fenolra) magasabb, 90% 

is lehet [61]. Az aktív szénen a humuszanyagok fizikai adszorpcióval kötődnek meg [55], az 

irodalom szerint ún. L-típusú [55, 61] és C-típusú [63] izotermákat adva (ld. 2.ábra). 

A Dunántúli Regionális Vízmű Zrt. (DRV) balatonfüredi üzemében koagulációt és aktív 

szenes adszorpciót alkalmaznak a szerves anyagok eltávolítására. A technológiát 

részletesebben ismertetem a 2.3.1.1 fejezetben. 
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2.3.1 Adszorpció 

 

Adszorpciónak nevezzük azt a folyamatot, melynek során az adszorbeálandó molekulák 

(adszorptívum) sűrűsége egy határfelületen (adszorbens) lényegesen nagyobbá válik, mint a 

határfelülettől távolabb. A határfelületek spontán kialakulása exoterm, hőfelszabadulással járó 

folyamat [96]. Bármely határfelületen lejátszódhat adszorpció, azonban a továbbiakban 

kizárólag a híg, vizes oldatokból történő adszorpcióval foglalkozom. Bizonyos 

szennyeződéseket a nagy belső felületű pórusos anyagok képesek felületükön megkötni. Ha 

az aktív rész telítődik, akkor regenerálásra szorul [94, 97]. 

A vizes oldatokból történő adszorpció mértéke az adszorbens fizikai és kémiai 

tulajdonságaitól (fajlagos felület, porozitás, aktív centrumok száma, jellege) valamint az 

adszorbeálandó anyag sajátságaitól (vízoldhatóság, polaritás, funkciós csoportok, ionos 

állapot) függ. Sebessége függ az eltávolítandó anyag(ok) koncentrációjától, az adszorbens 

felületi tulajdonságaitól, a fajlagos felülettől, az anyagátvitel hidrodinamikai sajátosságaitól, a 

kötési energiától, hőmérséklettől és nyomástól. Vizes rendszerekben a fontosabb adszorpciós 

kölcsönhatások a következők: van der Waals erők, hidrofób kölcsönhatás, hidrogénhídkötés, 

dipól-dipól kölcsönhatás, kemiszorpció és ligandumcsere-reakciók. Az első négy 

kölcsönhatás eredményét fiziszorpciónak nevezzük. A határfelületeken zajló folyamatok 

általában reverzibilisek, tehát az adszorbeált molekula a körülmények változására 

(hőmérséklet, pH, koncentráció stb.) deszorbeálódik. 

Az adszorpciós egyensúly mennyiségi leírása általában adszorpciós izotermák 

segítségével történik, melyek állandó hőmérsékleten az egyensúlyi koncentráció (híg oldatok 

esetében) illetve a nyomás (gőzök és gázok esetében) függvényében az adszorbeált anyag 

mennyiségét adják meg [16, 98, 99].  

Híg oldatok esetében Giles és munkatársai szerint a változatos lefutású izotermák 

kezdeti szakaszuk alakja szerint alapvetően négy fő csoportba sorolhatók (ld. 3. ábra), 

amelyek az adszorptívum adszorbenshez való kötődési affinitását mutatják [100]. 
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3. ábra: Giles-féle izotermatípusok 

 

Az S-típus esetén a már adszorbeált molekula segíti a továbbiak adszorpcióját 

(kooperatív adszorpció). Az adszorbens és az oldott molekula között kisebb mértékű a 

kölcsönhatás, mint az adszorbeátum molekulák között. Erős a versengés a kötőhelyekért az 

adszorptívum és az oldószer molekulái között. L-típus akkor alakul ki, ha a kezdeti 

megkötődés után egyre nehezebb az adszorptívumnak üres kötőhelyet találni. Feltételezhető, 

hogy nincs erős versengés az oldószer molekuláival. A H-típus rendkívül nagy adszorpciós 

affinitást jelez, az ioncserére képes anyagokra jellemző, és gyorsan eléri a felület a 

telítettséget. A C-típusnál az adszorptívumnak az oldószer és a felület közötti megoszlása 

állandó, minél több molekula adszorbeálódik, annál több kötőhely alakul ki. Ha az adszorpció 

körülményeiben bekövetkezik valamilyen változás, az más típusú izotermát eredményez [100, 

101, 102]. 

A felhalmozódott anyag mennyiségét az adszorbens tömegegységére vonatkoztatott 

fajlagos adszorbeált mennyiséggel szokták megadni. Adszorpciós izotermák esetén a 

leggyakrabban alkalmazott összefüggések a Freundlich-, Langmuir-, vagy a Brunauer-

Emmett-Teller (BET) egyenletek. A Langmuir-típusú izotermát általában monomolekuláris 

rétegű adszorpció esetén, míg a Freundlich- és BET-egyenleteket többrétegű adszorpció 

esetén alkalmazzák [16, 99, 103, 104]. 

A Langmuir izoterma a következő összefüggéssel (1) írható le: 

cK

cKq
q T






1
          (1) 

ahol  

q : fajlagos adszorbeált mennyiség [mg/g] 

K: egyensúlyi állandó [L/mg] 

qT: monomolekulás adszorpciós kapacitás [mg/g] 

c: az oldat egyensúlyi koncentrációja [mg/L]. 
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Freundlich tapasztalati izotermaegyenlete az alábbi (2) összefüggéssel adható meg: 

nckq /1  n>1         (2) 

ahol  

q: fajlagos adszorbeált mennyiség 

k; 1/n: adott adszorbens-adszorptívum párra jellemző, hőmérséklettől függő állandók 

c: egyensúlyi oldatkoncentráció 

[16]. 

Ezek mellett fontos a Czinkota és munkatársai által levezetett izotermaegyenlet [105]. A 

vizes fázisban oldott hidrofil és hidrofób molekularésszel is rendelkező (analógia a 

felületaktív anyagokkal) adszorptívum molekuláknak energetikailag kedvezőbb, ha a hidrofób 

molekularész és a víz közötti kölcsönhatások minimálisra csökkennek, azaz az apoláris 

felületek a vizet kizárva kötődnek egymáshoz. Ez a hidrofób kölcsönhatás lényege, ami úgy 

valósul meg, hogy az adszorptívum molekulák egymáshoz jobban kötődnek, asszociátumokat 

hoznak létre. Ha bizonyos kritikus határkoncentráció (c.m.c.) felett asszociátumok képződését 

tételezzük fel, valamint több eltérő affinitású és adszorpciós kapacitású kötőhelyet 

különböztetünk meg, akkor konszekutív adszorpciós egyensúlyi egyenletek (amely analóg a 

komplexképződési egyensúlyokkal) felírásával és az adszorpciós kötőhelyekre vonatkozó 

mérlegegyenletek segítségével a (3) adszorpciós egyenlet vezethető le. Az egyenlet jól 

alkalmazható különböző szerkezetű herbicidek többlépcsős izotermáinak (s számú lépcső) 

környezeti és egyéb kolloid rendszerekben történő leírására is [105]. 

(3) 

 

ahol 

- q: a fajlagos adszorbeált mennyiség [mol/g] 

- c: egyensúlyi koncentráció [mol/L] 

- qTi: a kötőhelyek adszorpciós kapacitása [mol/g] 

- Ki: az adott kötőhely adszorpciós aktivitását jellemző egyensúlyi állandó [(L/mol)] 

- bi: az i-edik lépcsőre jellemző kritikus adszorptívum koncentráció [mol/L] 

- ni: az i-edik lépcsőszakaszt jellemző átlagos asszociációfok. 

Ha a rendszerben nincs kritikus koncentrációhatár, akkor b=0. Ha egy bizonyos 

koncentrációhatár fölött kialakulnak hidrofób asszociátumok, akkor b>0, és a transzformált 

változó automatikusan beviszi az asszociátumok koncentrációját az egyenletbe. A modell nem 

tesz különbséget abban, hogy az asszociátumok előbb keletkeznek és utána adszorbeálódnak, 
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vagy pedig az adszorbeálódott molekulák alakítanak ki asszociátumokat. A b=0 és n>1 

teljesülése azonban a felület és az adszorptívum kölcsönhatása következtében kialakuló 

felületi komplexre (SAn) utal, tehát ekkor csak a felületen alakulnak ki asszociátumok [105]. 

Az adszorpciós izoterma meghatározásának elve, hogy ismert mennyiségű 

adszorbenshez az adszorptívum ismert koncentrációjú oldatát adjuk. A megkötődés során az 

oldatban levő adszorptívum mennyisége csökken, a dinamikus egyensúly beállása után 

mérhető. A hiányzó anyagmennyiségről feltételezzük, hogy adszorbeálódott, mely ebből 

visszaszámolható [99, 101, 102]. 

Folyadékból történő adszorpció esetén az adszorbens felülete mindig teljesen 

borítottnak tekinthető. A határfelületi fázisban a komponensek aránya megváltozik a vele 

egyensúlyban levő folyadék halmazállapotú tömbfázishoz képest a felületi erőhatások 

következtében. Híg oldatok esetén az egységnyi (1 g) adszorbensen adszorbeált hatóanyag 

mennyisége megadható a (4) összefüggéssel:  

m

Vcc
q




)( 0           (4) 

ahol: q - fajlagos adszorbeált mennyiség [mol/g] 

m - adszorbens tömege [g] 

V - adszorbensre juttatott vizsgálandó oldat térfogata [L] 

c0 - vizsgálandó oldat koncentrációja [mol/L] 

c – a vizsgálandó anyag mérésével meghatározott egyensúlyi koncentrációja [mol/L]. 

Az összefüggés alkalmazható, ha megegyezik a komponensek parciális moltérfogata, 

vagy a tömbfázisban a preferáltan adszorbeálódó komponens koncentrációja 

elhanyagolhatóan kicsi a másik komponenshez képest [99, 106]. 

 

2.3.1.1 Aktív szenes adszorpció a víztisztításban 

 

Az aktív szénen történő adszorpció elsősorban hidrofób szerves vegyületek (pl. 

szénhidrogének, aromások) eltávolítására használható. Alkalmazzák mind por, mind szemcsés 

formában. Jellemzője a nagy repedezettség és porozitás, ami miatt az aktív szén fajlagos 

felülete a 600-1500 m
2
-t is elérheti grammonként. A pórusok mérete nagyon különböző [94]. 

A víz- és szennyvíztisztításban általánosan ismert adszorbens az aktív szén, amelyet különféle 

szerves anyagokból állítanak elő (pl. fa-, kőszén, barnaszén, kókuszdió, csontszén). 1000 
o
C 

körüli hőmérsékleten izzítással, vagy kémiai kezeléssel aktiválják. Az általam használt 

kísérletek során alkalmazott Chemviron Carbon által gyártott aktív szén előállítási 
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technológia lépései a következők: porlasztás, agglomerizálás, zúzás, sütés, majd az aktiválás 

[107]. 

Az aktív szenek adszorpciós izotermái tehát a vízben oldott szennyezőanyag 

(egyensúlyi) koncentrációja és az adszorbeált mennyiség közti egyensúlyi összefüggést adják 

meg. Általában a többtagú Langmuir-izoterma a megfelelő a szennyező anyag – aktív szén 

kölcsönhatások leírására. Amíg az adszorbens felületén még kevés molekula adszorbeálódik, 

könnyen megy az adszorpció, de ha már a felület egy része telítődött, az adszorpció egyre 

nehezebbé válik, és közeledik az adszorbens anyagától és felületi tulajdonságaitól függő 

határérték felé. Ezt mutatják a különféle gyártmányú és minőségű aktív szenek ugyanazon 

adszorbeálandó anyagra vonatkozó izotermái. Ezek alapján az adszorbensek hatékonysága 

előre jelezhető, és különböző adszorbeátumok hasonlíthatók össze, ami kiválasztásukat segíti 

az egyes feladatoknál. 

Ha a folyadék egyidejűleg többféle oldott anyagot tartalmaz, amelyek affinitása az 

adszorbens felületén eltérő, akkor versenyszerű adszorpció és leszorítás alakul ki. Az oldott 

szennyezők általában igen nagyszámúak, minőségi jellemzésük többnyire összegző 

paraméterekkel lehetséges (pl. TOC, oxigénfogyasztás, humuszanyagok esetén UV-VIS 

spektroszkópia) [94, 97, 35]. 

Az aktív szenes adszorpció az egyik legeredményesebb módszer a természetes 

szervesanyagok és más változatos vízszennyező anyagok eltávolításában [35]. Az aktív szenet 

a víztisztításban a szerves mikroszennyezők, így a kloroform, a mosószerek, a 

növényvédőszerek, fenolvegyületek, olajszármazékok és egyéb szerves anyagok kivonására 

használják, de alkalmazzák egyes esetekben a szabadklór-tartalom megkötésére is. Bár a 

legtöbb szerves molekula adszorbeálható, a kis molekulatömegű, vagy erősen poláris anyagok 

– mint pl. a metanol, hangyasav vagy cukrok – visszatartása nehéz. Ennek különösen a 

szennyvíztisztításban van jelentősége. A nagy pH-érték ugyancsak kedvezőtlenül hat az 

adszorpcióra. Ezért pl. meszes kezelés után a vizet illetve szennyvizet az aktív szenes 

adszorpció előtt feltétlenül semlegesíteni kell [13, 94, 97, 32]. Gyógyszerhatóanyagok és 

metabolitjaik, valamint kozmetikumok összetevőinek eltávolításában az aktív szén tekinthető 

az egyik legeredményesebb adszorbensnek [33]. 

Alapvetően három típusú kölcsönhatás befolyásolja az oldott anyagok aktív szenes 

adszorpcióval történő eltávolítását: az adszorbeátum és az aktív szén közötti, az adszorbeátum 

és víz közötti, valamint az aktív szén és víz között lejátszódó kölcsönhatások [32]. Az 

adszorpcióra jelentős hatással van a rendszer heterogenitása is, amely természetes vizekre 

kifejezetten jellemző, s a benne jelenlévő különböző oldott anyagok befolyásolják egymás 
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eltávolítását [32, 33]. A kismolekulatömegű szintetikus szerves vegyületek (SOCs: synthetic 

organic chemicals) eltávolítása kevésbé hatékony az általában nagyságrendekkel nagyobb 

koncentrációban jelenlevő természetes oldott szerves anyagok jelenlétében, mint azok 

hiányában [32], habár a klórozási melléktermékek képződése miatt mindkét típusú szerves 

anyag eltávolítása kiemelt fontosságú. 

Az aktív szenet szemcsés vagy por formában alkalmazzák. Az első esetben a folyadékot 

szemcsés aktív szén (GAC) rétegen vezetik át. Az aktívszén-szűrők (adszorberek) használata 

gyakoribb, hasonlóak a homokszűrőkhöz, túlnyomórészt a lefelé való vízáramlást 

alkalmazzák. Bizonyos idő elteltével – amely függ a víz szennyezettségének mértékétől – az 

aktív szén elveszti megkötő képességét, telítődik, regenerálni kell [94, 33]. A különféle 

gyártmányú és fajtájú aktív szenek nem lehetnek azonos tulajdonságúak. Az adott minőségű 

vízhez legalkalmasabb aktív szenet kísérlettel célszerű kiválasztani. Az aktívszén-port a 

folyadéktérbe keverik, a porszemcsék átmérője 10-60 m. Ez a módszer időnkénti adagolás 

(szakaszos) esetén gazdaságos. Alkalmazható a vízminőségi határértékek ritka, időnkénti 

átlépésénél, havária esetén, valamint állandósult vízminőség-romlásnál átmeneti 

megoldásként. Az adagolandó szénport előzetesen kevés vízben el kell keverni, majd azt 

használat után teljesen el kell távolítani a megtisztított vízből [94, 97]. 

Az ivóvíztisztító rendszerekben leggyakrabban a homok-gyorsszűrő után, a tisztítósor 

végén alkalmaznak aktív szenet. A szerves szennyezők döntő hányadát korábban, egyéb 

módszerekkel – például koagulációval – távolítják el, mert az aktívszén-szűrőt nagyon hamar 

eltömítenék. A tartózkodási idő 10 perc feletti, a rétegvastagság 1-2 m, a szűrési sebesség  

6-12 m
3
/m

2
h. A szűrő általában zárt, álló vagy fekvő kialakítású, hengeres, de akár nyitott, 

gravitációs rendszerű is lehet. Regenerálás (reaktiválás) akkor szükséges, ha a hatékonyság 

60-70%-ról 20-30%-ra csökken, ivóvíztisztításnál ez a ciklus általában 3-12 hónap. 

Leggyakrabban termikus deszorpcióval távolítják el a megkötött szennyezőanyagokat [94], 

azonban emellett a regenerálás történhet gőzzel, oldószerekkel, szuperkritikus széndioxid 

vagy víz segítségével, valamint kémiai vagy biológiai regenerálással is [108]. Utóbbi esetben 

aerob vagy anaerob mikroorganizmusok távolítják el a biológiailag lebontható 

adszorbeátumokat. 

Az ivóvíztisztításban használatos aktív szénen kifejlődhetnek szerves anyagot lebontó 

baktériumok, mivel a GAC-szűrő a mikroszervezetek számára kedvező környezeti tényezőket 

biztosíthat. Ezek mennyiségét rendszeres szűrőmosással (levegő, víz) korlátok közt tartják. Az 

aktív szénen szűrt víz sohasem csíramentes, csírátlanításra szorul [97, 33]. Amennyiben az 

eltávolítandó vegyületek hozzáférhetőek az aktív szén felületén megtelepedő változatos 
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mikroorganizmusok számára, akkor azok sok esetben javítják az eltávolítás hatékonyságát, és 

ekkor kettős mechanizmus játszódik le, egy fizikai és egy biológiai. Emellett a biológiai 

aktivitás növelheti az aktív szenes szűrők élettartamát is [33, 34]. Az aktív szenes adszorpciót 

kiegészítő műveletek közé tartozik sok esetben az előózonizálás, az ammónia-nitrifikáció 

GAC hasznosításával valamint az adszorbens-regenerálás [97, 34]. Szerves anyagot lebontó 

mikroorganizmusok az aktív szenes szűrőt megelőző homokszűrőn is kifejlődhetnek a 

víztisztítási technológia elején, amelyek bontják a fehérjeszerű molekulákat és a nagyobb 

molekulaméretű biopolimereket, a humuszanyagok azonban jellemzően továbbjutnak ezen a 

lépésen [72]. 

A Dunántúli Regionális Vízmű Zrt. balatonfüredi ivóvíztisztító üzeme felszíni vizet 

használ nyersvízként, melyet a Balaton belsőbb területeiről, a parttól 500 m távolságból, 2 m 

mélységből szivattyúznak és csővezetékeken érkezik a vízműbe. A rácsszűrő után először 

kálium-permanganátot adagolnak a vízhez az algák elroncsolása céljából. Ezek mennyiségét a 

szél, a felkeveredés befolyásolja, ami a kezdetben szükséges KMnO4 adagját is meghatározza, 

majd a hidrociklon jellegű derítőben koagulációval eltávolítják a szerves anyagok nagy részét. 

Ehhez nyáron alumínium-szulfátot, télen poli-alumínium-szufátot használnak derítőszerként. 

Ezt követően mechanikai szűrés (kavics, kőzúzalék és hidroantracit töltettel), majd az aktív 

szenes adszorpció következik, ahol az adszorberekben a Norit cég által gyártott 3-5 mm 

hosszú, 1,5 mm átmérőjű szemcsés aktív szenet használnak. A három szénszűrő darabonkénti 

víztérfogat-árama 150 m
3
/h. 

A fertőtlenítés a füredi üzemben klór-dioxiddal történik, amit két lépcsőben adagolnak 

az adszorpciót követően a „klórozó” medence előtt és után, azonban több balatoni üzem is 

klórt használ. A klór-dioxid koncentrációja az első beadagolásnál 0,7 g/m
3
, a technológia 

végén a hálózatra táplálás előtt 0,3-0,4 g/m
3
 a hálózat végén 0,1-0,15 g/m

3
-nek kell lennie. A 

második ponton történő fertőtlenítőszer adagolást annak függvényében állítják be, hogy a 

„klórozó” medencében az első adagolásból mennyit fogyasztott a rendszer. A klór-dioxid 

alkalmazása fokozott körültekintést igényel, mivel robbanékony, szállítani nem lehet, csak a 

helyszínen szabad előállítani, amit Balatonfüreden a következő reakció alapján hajtanak 

végre: 

5 NaClO2 + 4 HCl → 4 ClO2 + 5 NaCl + 2 H2O 

Ugyanakkor nagyon jó fertőtlenítőszer, a beadagolás után hosszú időn át fejti ki hatását, 

a csővezetékekben, a hálózatban is megmarad – szemben az ózonizálással és az UV 

fertőtlenítéssel –, továbbá a klór-dioxid a vízben maradó szerves anyagokkal nem képez sem 

trihalometánokat, sem íz- és szagrontó klór-aminokat [95]. A balatonfüredi vízmű 
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ivóvíztisztítási folyamatát az 4. ábra mutatja be, amelyen szemléltetem a mintavételi helyeket 

is (1-3), ahonnan a későbbiekben ismertetett kísérletekhez vettem vízmintát.  

 

4. ábra: Az ivóvíz tisztítás folyamata a balatonfüredi vízműben és a mintavételi helyek 
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2.3.2 Kolloid stabilitás szerepe a víztisztításban; zéta-potenciál 
jelentősége 

 

A kolloid rendszerek stabilitása befolyásolja a nemkívánatos anyagok eltávolításának 

eredményességét a nyersvízből. A stabil diszperziók sokáig meg tudnak maradni a 

természetben is, az instabilak könnyebben változnak, így víztisztításnál hatékonyabb az 

eltávolítás. A talajban a stabilitás befolyásolja az adszorpciót, aggregációt, az 

anyagtranszportot, és a szennyező anyagok terjedését. A talajoldat nagyobb stabilitása a 

szennyezők nagyobb mértékű elterjedését eredményezi. 

A zéta- vagy elektrokinetikai potenciál a kolloid rendszerek jellemzésére alkalmas 

fizikai tulajdonság, amely a részecske-oldat felület csúszó síkján fellépő felületi elektromos 

töltést jellemzi. Meghatározásával a kolloid rendszer stabilitásáról kapunk információt. Ha a 

zéta-potenciál abszolút értéke 30 mV-nál nagyobb, akkor jó stabilitásról beszélünk [109-112], 

– bár van olyan irodalom, amely szerint stabilitás szempontjából inkább a ±25 mV a kritikus 

határ – illetve, ha az abszolút érték 60 mV-nál nagyobb, akkor kiváló a stabilitás [109, 113]. 

Ha a kolloid részecske és a folyadék fázis, melyben diszpergálva van, egymáshoz 

képest elmozdul, akkor a részecskét körülvevő elektromos kettősréteg kettéhasad, és a 

részecskéhez tapadó réteg azzal együtt mozog. Azt a felületet, amely mentén a kettősréteg 

szétválik, hasadási síknak vagy felületnek nevezzük. A töltések szétválasztása következtében 

potenciálkülönbség lép fel a hasadási felület és az oldat belseje között, ez az elektrokinetikai 

vagy zéta- (ζ) potenciál. Vizes elektrolit oldatokban diszpergált részecskék körül létezik egy 

elektromos kettősréteg. A részecskéket körülvevő folyadék rétegnek két része van: egy belső 

régió (Stern-réteg), ahol az ionok erősen kötött állapotban vannak; és a külső (diffúz) régió, 

ahol kevésbé kötöttek az ionok, eloszlásukat a hőmozgás befolyásolja. A hasadási sík kicsit 

távolabb helyezkedik el a szilárd felülettől, mint a Stern-réteg határa [114 -  116]. 

Az elektrokinetikai potenciál alapegyenlete: 

  
   

    
        (5) 

ahol  p a részecske töltéssűrűsége,   = 1/κ a (Helmholtz-féle) kettősréteg vastagsága, ε0 és εr 

az abszolút és a relatív permittivitások. Azt a pH értéket, ahol a szuszpenzióban mért zéta-

potenciál éppen nulla, izoelektromos pontnak nevezzük [112, 114 -  116]. 

Az elektrokinetikai potenciál fontos információkat hordoz a kolloid rendszerek 

stabilitásáról. A DLVO (Derjagin-Landau-Verwey-Overbeek) elmélet szerint a részecskék 

stabilitását a teljes potenciális energia határozza meg. Ez az energia két járulékból tevődik 
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össze, egy vonzási, illetve egy taszítási potenciális energiából. Előbbi a részecskék közötti van 

der Waals kölcsönhatásokból származik, a taszítási potenciális energia pedig a részecskéket 

körülvevő elektromos kettősréteg hatásából ered. A mozgó részecskék közel tudnak kerülni 

egymáshoz, és ha a taszítás elég nagy közöttük, akkor az megakadályozza 

összekapcsolódásukat. Azonban ha akkora energiával ütköznek, ami legyőzi a köztük fennálló 

taszítást, akkor a van der Waals kölcsönhatás következtében össze tudnak tapadni. Ha 

megfelelő taszító erő van a részecskék közt, akkor nem történik koaguláció, a rendszer stabil 

állapotban van. Mivel a taszítási potenciális energia függ a zéta-potenciál nagyságától, ezért 

annak ismeretében következtetni lehet a kolloid stabilitására. A nagyobb negatív vagy pozitív 

értékű az elektrokinetikai potenciáloknál jobban taszítják egymást a részecskék. 

Külső elektrosztatikus térbe helyezett részecskék mozgási sebessége – elektroforetikus 

mobilitása – függ az elektromos mező vagy feszültség gradiens erősségétől, a közeg 

dielektromos állandójától, a közeg viszkozitásától és a zéta-potenciáltól. Ha ismerjük az első 

három faktort, akkor meghatározhatjuk a részecske zéta-potenciálját a Henry-egyenlet 

alkalmazásával [117]:     

   
           

  
         (6) 

 : zéta-potenciál, u: elektroforetikus mobilitás, ε0 és εr az abszolút és a relatív 

permittivitások, η: viszkozitás, f( a): Henry-függvény. 

A zéta-potenciál meghatározása elektroforézissel általában vizes közegben történik 

adott koncentrációjú elektrolit jelenlétében [109]. Az f( a) értéke  1 és 1,5 között változik. Ha 

κa < 1, akkor f(κa) a Hückel elmélet szerint számolható kiterjedt diffúz réteggel körbevett 

kicsi (pontszerű) részecskék esetén, akkor f(κa) = 1. Ha κa >> 1, akkor a Smoluchowski 

elmélet szerint f(κa) = 1,5 a beszűkült, vékony diffúz rétegű nagy (síkszerű) részecskék esetén 

[117].  

A zéta-potenciál függ a diszperziós közeg elektrolit tartalmától. A hasadási sík 

helyzete nem függ számottevően az elektrolit tartalomtól, azonban növekvő ionerősséggel 

beszűkül a kettősréteg. Inert elektrolitok adagolásával a felületi potenciál állandó marad, 

azonban a kettősréteg vékonyodik, azaz az elektromos potenciál egyre meredekebben 

csökken. Mivel a hasadási sík helyzete nem változik, a zéta-potenciál a növekvő elektrolit 

tartalom hatására abszolút értékben csökken. A zéta-potenciál bizonyos esetekben előjelet is 

válthat. Ionok és polielektrolitok töltésárnyékolást, a felület közelében azzal ellentétes töltésű 

töltésfelesleget, megfelelő töménységüknél elektromos áttöltést idézhetnek elő [118]. 
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Vizes közegű diszperziók aggregatív állandóságát a DLVO-elmélet szerint az 

elektromos kettősréteg taszítás és a vonzó, diszperziós kölcsönhatás határozza meg. A kolloid 

részecskék között akkor lép fel elektrosztatikus taszítás, ha ütközéseik következtében 

elektromos kettősrétegeik átlapolódnak. Mivel az elektrolitok csökkentik a kettősréteg 

vastagságát, adott részecsketávolság esetén csökken a taszítás mértéke és kifejezettebbé válik 

a diszperziós vonzás, így a részecskék olyan közel kerülhetnek egymáshoz kettősrétegeik 

átlapolása nélkül, amelynél a jelentőssé váló diszperziós vonzás hatására a kolloid részecskék 

összetapadnak, és a rendszer koagulál. Az ellenionoknak azt a legkisebb koncentrációját, 

amelynél a lassú koaguláció gyors koagulációba vált át, a koaguláltató ion (elektrolit) kritikus 

koaguláltató koncentrációjának nevezik, és ekkor minden ütközés a részecskék 

összetapadásához vezet [118].  

Vizes közegben a tenzidek koncentrációjuk függvényében destabilizálni, majd 

nagyobb koncentrációnál stabilizálni képesek a kolloid diszperz rendszereket, melynek oka az 

egyszeres, majd kétszeres adszorpciós réteg kialakulása (kvázi felületi micellák keletkeznek) 

a szilárd mikrofázisok felületén [118]. 

Az elektrosztatikus erők és van der Waals erők tehát együttesen befolyásolják a 

stabilitást, ezáltal a flokkulációt, koagulációt, ami a vízkezelési eljárások során kritikus 

fontossággal bír [110].  

Az aktív szenes adszorpció molekuláris szintű értelmezését jelentősen támogatja a 

zéta-potenciál meghatározása. Ez az oka annak, hogy számos tanulmány foglalkozott 

korábban az aktív szén elektrokinetikus viselkedésével különböző rendszerekben [119 - 122]. 

Előkezelés (mint például az oxidáció) hatására a szénminták elektromos töltése megváltozhat 

a felületi funkciós csoportok disszociációja miatt. Az aktív szén előoxidálását követően a 

zéta-potenciál-pH görbék meredeken növekvő negatív felületi töltésre utalnak 1,5 és 5 közötti 

pH-n a felületi karboxil-csoportok disszociációjának köszönhetően [120]. Lengyel kutatók 

kísérletei szerint minél nagyobb volt a pH, annál kisebb (abszolút értékben növekvő) a zéta-

potenciál [122]. Ha a felületi karboxil-csoportok száma csökken, akkor a szén izoelektromos 

pontja (IEP), - ahol a rendszer zéta-potenciálja nulla (és ahol a legkisebb a stabilitás) -, 

magasabb pH-értékekre tolódik. A legmagasabb IEP 7,8-as pH érték volt hőkezelt aktív szén 

mintákra, ahol a kezelés az oxigéntartalmú felületi csoportokat távolította el [120]. Negatív 

előjelű zéta-potenciál a konjugált  elektron rendszer hiányát jelzi a szén felületen, amely 

Lewis-savként funkcionál, és elektron párokat vesz át a diszpergáló közeg molekuláitól [119].  
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2.3.3 A diclofenac eltávolítása vízből 

 

Az ivóvíztisztítás során az alumínium-szulfáttal végzett koaguláció, flokkuláció, 

ülepítés és a homokszűrés nem távolítja el a diclofenacot a nyersvízből, ugyanakkor az 

előoxidálás és az aktív szenes adszorpció lényegesen csökkenti a koncentrációját [123].  

Annak ellenére, hogy az utóbbi időben a szerves vegyületek eltávolítására előrehaladott 

oxidációs eljárásokat vezettek be [124 - 129], a legtöbb ivóvíztisztító műben a klór és a 

nátrium-hipoklorit fertőtlenítőszerként használatban maradt, mint költséghatékony 

oxidálószer. Ha a diclofenac jelen van az ivóvíztisztító művekben a fertőtlenítési lépésnél, 

akkor a klórkoncentrációtól függően elbomolhat, vagy aromás szubsztitúcióval klórozódhat, 

miközben egy vagy két hidrogénatom klórra cserélődik [130, 123]. A diclofenac elbontásában 

az előoxidáláskor alkalmazott fertőtlenítőszerek közül a klór-dioxid hatékonyabb (25%), mint 

a klór (15%). Ezek a kontaktidő függvényében részlegesen csökkentik ugyan a diclofenac 

koncentrációját, ugyanakkor az oldott szerves anyag mennyisége nem csökken, és klórozási 

melléktermékek jelennek meg a vízben [123]. A diclofenac klórozási melléktermékeit az 5. 

ábra szemlélteti [131, 123]. 

 

5. ábra: A diclofenac klórozási melléktermékei 
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A szerves szennyezők vízi környezetben történő lebomlási folyamatai általában 

nulladrendű vagy pszeudo-elsőrendű kinetikát követnek, a következő egyenletek alapján: 

-dc/dt = k és -dc/dt = k∙c [132, 133, 115]. Az pszeudo-elsőrendű elmélet azon alapul, hogy az 

oxidálószer koncentrációja alig változik a reakció során, mert nagy feleslegben van jelen a 

diclofenachoz képest. A sebességi egyenletek általános integrált formáját a 7. és 9. egyenletek 

írják le. A felezési idő az első esetben a 8., a második esetben az 10. egyenlet segítségével 

számolható. 

c(t) = c0 - k∙t          (7) 

t1/2 = c0 / 2∙k          (8) 

c(t) = c0∙e
-kt

          (9) 

t1/2 = ln2/k = 0,693/k         (10) 

Az egyenletekben c0 és c(t) a diclofenac koncentrációja a kiindulási időpontban és t idő 

elteltével, k a sebességi állandó, t1/2 a felezési idő. A klórozási reakcióban a reakció rendűsége 

függ a reagensek arányától és a kísérleti körülményektől (pH, hőmérséklet). 

Az oxidáció mellett az adszorpció is nagyon jelentős folyamat a szerves anyagok 

vizekből történő eltávolításában. Az aktív szén a legelterjedtebb ipari adszorbens, melynek 

hatékonysága hidrofil molekulák esetén kisebb, hidrofób molekulák esetében nagyobb [126]. 

Többfalú szén nanocsövekkel végzett kísérletek azt mutatták, hogy nem csak az apoláris, 

hanem a poláris, ionos szennyezők is eltávolíthatóak a szén karbon nanocsövekkel bevont 

vagy kompozit formában [134 - 138]. A granulált aktív szén (GAC) kifejezetten hatékony a 

gyógyszerhatóanyagok eltávolításában (>90%). Aktív szenes adszorpcióval a diclofenac és 

klórozási melléktermékei hatékonyan eltávolíthatóak (99,7%), habár ez a hatékonyság 

lényegesen csökken az aktív helyekért kialakult verseny miatt, ami a szennyezőanyagok és a 

természetes szerves anyagok (döntően humuszanyagok) között jön létre [123], mivel ez 

utóbbiak jellemzően előfordulnak a felszíni vizeket felhasználó vízműveknél. Emellett a 

diclofenac adszorbeálódik is a vízben oldott szerves és szuszpendált anyagokon (11%), [139]. 

A különböző típusú kereskedelmi aktív szenek maximális adszorpciós kapacitása pH=7,98 

értéknél diclofenac esetén megközelítőleg 10
-4

 mol/g [140], míg a biomassza alapú aktív szén 

hatékonysága pH=5-nél is ehhez hasonló [141]. Az adszorpciós folyamatot a Freundlich 

illetve a Langmuir izotermaegyenletek írják le [133, 141, 142].  

Felszíni vizekben a napsugárzás stimulálja a diclofenac lebomlását a legfelső 1 m-es 

vízrétegben, miközben stabil és metastabil fotolízis termékek keletkeznek, míg az 1 m alatti 

rétegekben a hatóanyag 2/3-a megmarad, ahogy azt egy közepes európai nyáron 

megállapították [88]. Más gyógyszerhatóanyagoknál, például az amoxicillin esetében azt 
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tapasztalták, hogy az oldott szerves anyagokon adszorbeálódva fokozódik a fotokémiai 

bomlás a természetes vizekben [143]. A humuszanyagok egyrészt elősegíthetik a szerves 

szennyezőanyagok, gyógyszerhatóanyagok fotodegradációját (fotokatalitikus hatás), 

ugyanakkor mérsékelhetik is azt, mivel ők maguk is elnyelnek az UV tartományban, és a két 

ellentétes folyamat nagysága határozza meg ebben a humuszanyagok szerepét [144, 145]. Az 

esetleges mikroszennyezők lebomlása ugyanakkor nem feltétlenül jelent teljes 

dekontaminációt, mert a keletkező bomlástermékek akár toxikusak, veszélyesek is lehetnek 

[146, 147]. 

 

2.3.3.1 A diclofenac biológiai lebonthatósága 

 

Az általánosan elterjedt biológiai szennyvíztisztítókban a diclofenac lényegében nem 

képes lebomlani biológiai úton [85, 148, 149]. A szennyvíztisztítókban az eltávolítás 

hatékonysága a technológiai és üzemeltetési paraméterektől (anoxikus-oxikus arány, sav-bázis 

körülmények, megvilágítottság napfénnyel) függően 0-80% között változik, ezen belül 

leginkább a 21-40%-os tartományban mozog [85, 89, 149]. Más források szerint a diclofenac 

70-95%-a távozik a szennyvíztisztítókból az elfolyóval [150 - 152], azonban a membrán 

bioreaktorok alkalmazása javítja az eltávolítást [152 - 154]. Az eleveniszapban a diclofenac 

eltávolítása nagyon limitált [85]. Quintana 28 nap után sem tapasztalt bomlást abban az 

esetben sem, amikor a diclofenac volt az egyedüli szénforrás, és abban az esetben sem, 

amikor külső szénforrást adott a rendszerhez, hogy elősegíthesse a ko-metabolikus lebontást 

[155]. Ratola és munkatársai a diclofenac eltávolítását 21,8-28,5% közöttire becsülték, 

amihez a szennyvíziszap részecskéken bekövetkező kismértékű adszorpciós visszatartás is 

hozzájárult, s ezzel állandó vízszennyezést eredményezett [156]. Más 

gyógyszerhatóanyagokkal összehasonlítva a diclofenac lebonthatósága kifejezetten rossznak 

mondható mind az aktív iszapos rendszerekben, mind a membrán bioreaktorokban [154], 

habár az eleveniszapos rendszerű szennyvíztisztítókból is izoláltak olyan baktériumtörzseket, 

amelyek csökkentik a koncentrációját [157]. 

Talajbaktériumok különböző talajokban képesek bontani a diclofenacot [158], és 

különböző gombafajok is ígéretesnek bizonyultak a diclofenac lebontásában [159]. A fehér 

rothasztó gombák hatékonynak bizonyultak más gyógyszerhatóanyagok, így antibiotikumok, 

ösztrogének, epilepszia ellenes szerek, valamint ibuprofen eltávolításában, és ez a 

mikroorganizmus csoport alkalmas lehet más gyógyszerhatóanyagok bioremedációjára is [85, 
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160 - 162]. A fehér rothasztó gombák által termelt ligninbontó enzimek nem specifikusak és 

gyökös mechanizmus révén katalizálni képesek számos környezetet szennyező anyag 

lebomlását [163]. Marco-Urrea és munkatársai (2010) a Trametes versicolor gombafaj és 

annak enzimrendszerének hatását vizsgálták a diclofenac lebonthatóságára, és 

megállapították, hogy egyrészt ez a mikroorganizmus hatékonyan bontja ezt a 

gyógyszerhatóanyagot és metabolitjait már 24 óra alatt is, másrészt a citokróm P450 rendszer 

és a lakkáz enzim játszanak szerepet a diclofenac lebontásában [85]. A lakkáz enzimet a 

diclofenac, valamint más gyógyszerhatóanyagok és szerves mikroszennyezők lebontásában 

többen is eredményesnek találták [164, 165, 85]. A lakkázok réztartalmú fehérjék – négy 

rézatomot tartalmaznak –, amelyek oxigén felhasználásával oxidálnak fenolokat, 

polifenolokat, aromás aminokat, és különböző nem fenolos szubsztrátokat gyökös 

mechanizmusú reakcióban. Részt vesznek a lignin és a humuszanyagok képződésében és/vagy 

lebontásában [166, 167]. A gombák és növények mellett számos gram-pozitív és gram-

negatív baktériumban is előfordulnak [166]. A lakkáz a talajban a huminsavak 

polimerizációjában és depolimerizációjában vesz részt [166 - 168]. Az enzim számos 

xenobiotikumot képes dehalogénezni, lebontani, és a humuszanyagokhoz kapcsolni [169 - 

172]. 
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2.3.4 Effektív Mikroorganizmusok 

 

A víztisztításban régóta alkalmaznak mikroorganizmusokat a szerves anyagok 

eltávolítására, ami a szennyvíztisztításban kifejezetten elterjedt, azonban az ivóvíztisztításra 

nem jellemző. A kommunális szennyvizek szerves szennyezőanyag tartalmát 

mikroorganizmusok irányított tevékenységén alapuló oxidatív lebontással érik el, amely aerob 

körülmények között zajlik le [75, 13]. Az ivóvíztisztításban a baktériumok alkalmazása 

veszélyeket hordozhatna magában, ugyanakkor a homokszűrőn és az aktívszén szűrőn 

esetlegesen megtelepedhetnek mikroorganizmusok, viszont ezek a fertőtlenítési lépésben 

elpusztulnak [97, 94].  

Az Effektív Mikroorganizmusok (EM) készítményt széles körben használják 

szennyvíztisztítókban, amely az ázsiai országokban kifejezetten elterjedt, míg az európai 

országokban kevésbé. A készítményben előforduló mikroorganizmusok: Bacillus subtilis var 

notto, Bifidobacterium animalis ssp lactis, Bifidobacterium bifidum, Bifidobacterium longum, 

Lactobacillus acidophilus, Lactobacillus buchneri, Lactobacillus bulgaricus, Lactobacillus 

casei, Lactobacillus plantarum, Lactococcus diacetylactis, Lactococcus lactis, 

Rhodopseudomonas palustris, Rhodopseudomonas sphaeroides, Saccharomyces cerevisiae, 

Streptococcus thermophilus [173]. Ezek között vannak olyan mikroorganizmusok, amelyek 

lakkázt termelnek, ezáltal elősegíthetik a diclofenac és más oldott szerves anyagok lebontását. 

Lakkázt termel a Bifidobacterium animalis ssp lactis [174 - 177], a Bifidobacterium longum 

[178, 179], és nagy valószínűséggel a Rhodopseudomonas palustris [180, 181]. 

Teruo Higa alakította ki a mikroorganizmus keveréket az 1980-as években, melyben 

aerob és anaerob fajok anaerob környezetben élnek egymással szimbiózisban. Az EM 

ártalmatlan, a természetből izolált mikroorganizmusokat tartalmaz (nem GMO), melyeket 

számos területen sikerrel és biztonsággal alkalmaznak. A keverék mikroorganizmusait külön-

külön régóta használják az élelmiszeriparban, a mezőgazdaságban és orvostudományban, 

ugyanakkor együtt közösséget alkotva hatékonyabban fejtik ki előnyös tulajdonságaikat, ezért 

sikeresen alkalmazhatók a mezőgazdaság és a környezetvédelem különféle területein, mint 

például a hulladékgazdálkodás, komposztálás, szennyvíztisztítás, remediáció, természetes 

vizek megóvása. Szerves anyagokat bontanak és azokat a növények számára hasznosítható 

formába alakítják át. Visszaszorítják a patogén és rothasztó mikroorganizmusokat, és 

egészséges környezetet hoznak létre [182, 183, 173]. 

A kerti növényi hulladékok komposztálása során a baktériumközösség alkalmazásával 

jó minőségű szerves trágya állítható elő, így csökkenthető az elégetett hulladék mennyisége 
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[182]. Ryang csoportja (2002) szerves anyagokat fermentált a baktériumközösséggel 

komposztálás során mezőgazdasági hulladékból, és jelentős különbséget találtak a 

mikroorganizmusokkal kezelt és nem kezelt szerves szubsztrát között: az előbbivel kiváló 

szerves trágyát lehet előállítani rövidebb idő alatt [183]. Az EM kezelés hatására sokkal 

intenzívebben bomlottak a növényi szerves anyagok, a táphumusz, így több nitrogén, foszfor 

és kálium vált könnyebben hozzáférhetővé. A baktériumközösség fokozza a talaj 

szervesanyag-tartalmának mineralizációját, növeli a talaj bioaktivitását, hatékonyabbá válik a 

tápanyagfelvétel [184]. A humuszanyagoknak az alifás csoportjait kezdik eleinte bontani 

[185]. 

A készítmény mikroorganizmusai főként heterotrófok. Növekedésükhöz, 

anyagcseréjükhöz szerves szenet és nitrogént igényelnek, miközben a folyamatban szervetlen 

és a növények számára könnyen felvehető tápanyagokat állítanak elő. A szerves kötésű 

nitrogént felszabadítják, és szervetlen formává alakítják, továbbá az ammóniumot nitráttá 

alakítják csökkentve ezáltal a párolgási nitrogénveszteséget [186]. Megfelelő körülmények 

között jó minőségű komposzt állítható elő 6-8 hét alatt, mely stabil humuszszerű anyagokat 

tartalmaz [187]. 

Talajlakó mikroorganizmusok révén történik többek között a szerves anyagok lebontása 

és mineralizációja, a növények ellátása tápanyagokkal, de részt vesznek a szennyező anyagok 

degradációjában is [188 - 190]. A szennyvíziszapban csökkenteni képesek a policiklusos 

aromás szénhidrogének koncentrációját [191]. Bár széles körben alkalmazzák a 

mezőgazdaságban és a szennyvíztisztításban [192], az EM készítmény szervesanyagokra 

gyakorolt hatásáról az irodalomban nincs egységes vélemény. 
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3. Célkitűzés 
 

A vízben oldott szerves anyagok – humuszanyagok, mikroszennyezők, esetlegesen 

jelenlevő gyógyszerhatóanyagok – a vízkezelés során klórozódhatnak, így veszélyes 

anyagokká alakulhatnak (klórozott melléktermékek, trihalometánok), miközben az 

eltávolításukat nem csak az alkalmazott technológiai módszerek, hanem az egymással történő 

kölcsönhatásuk is befolyásolhatja.  

A humuszanyagok beoldódását a talajból a vizekbe a közeg összetétele is befolyásolja. 

Ezért céljaim között szerepelt a humuszanyagok homoktalajból történő beoldódásának 

vizsgálata különböző összetételű oldatok – sóoldatok, tenzides oldatok – hatására. Célul 

tűztem ki annak vizsgálatát, hogy a különböző só- és tenzidoldatok hogyan befolyásolják a 

talajkivonatok részecskeméret eloszlását és kolloid stabilitását (centrifugálás és szűrés után). 

A részecskeméret eloszlást (PSD) általában talaj szerves anyag hiányában tanulmányozzák, de 

ebben az esetben a természeti feltételek nem modellezhetők. A vizsgálatokhoz homoktalajt 

választottam, mert viszonylag nagy mennyiségű oldható humusz anyagot (főként 

fulvosavakat) tartalmaz, valamint az ivóvíztisztítás során a parti szűrésű kutaknál is általában 

homoktalajon szűrődik át a nyersvíz. A talajoldat összetételének részecskeméret eloszlásra 

gyakorolt hatását korábban még nem vizsgálták más kutatók, ugyanakkor fontos lehet a talaj 

tulajdonságainak megváltozása miatt. A vizsgált anionos és kationos tenzidek talaj- és 

vízszennyezőként is megjelenhetnek, használják őket például növényvédőszerek melletti 

formázószerként (Supragil WP), talajtisztításkor kármentesítés során (nátrium-dodecil-

szulfát), illetve ipari segédanyagként, amely elsősorban a szennyvizekben fordulhat elő 

(Cetrimide vagy CTAB). Mivel a humuszanyagok a felületaktív anyagokhoz hasonló módon 

viselkedhetnek, a vizsgált tenzidek és a humuszanyagok kevert micellákat képezhetnek, ami 

befolyásolhatja a PSD-t és a talajoldat, valamint a tisztítandó nyersvíz mint kolloid rendszer 

stabilitását. Ezért a részecskeméret szempontjából legjelentősebb hatást kiváltó felületaktív 

anyaggal a talajon sztatikus egyensúlyi kísérletek kivitelezését terveztem, hogy 

összehasonlítsam az adszorpciós izotermát és az egyensúlyi talajkivonatok részecskeméret 

eloszlását. 

Célom volt vizsgálni, hogy az ivóvíztisztításban alkalmazott egyik módszer, az aktív 

szenes adszorpció milyen eredményességgel működik a humuszanyagok, elsősorban fulvosav 

és huminsav-nátriumsó ivóvízből történő eltávolítása során, különböző pH (5, 6, 7, 8) 

értékeken. Fontosnak tartottam egy, - a gyakorlatban is nyersvízként használt vízbázis -, a 
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Balaton vizének vizsgálatát: a Dunántúli Regionális Vízmű Zrt. balatonfüredi telephelyén a 

nyersvízből és több technológiai lépésből mintát vettem. Zéta-potenciál meghatározásával 

vizsgálni kívántam az oldatok stabilitásának alakulását. 

Célul tűztem ki a gyakorlatban széles körben alkalmazott „Effektív 

Mikroorganizmusok” (EM) humuszanyagokra kifejtett hatásának vizsgálatát rövid tartamú 

kísérletek során, kifejezetten fulvosav, huminsav-nátriumsó és homoktalajból kioldott 

humuszanyagok esetén. Az EM a szerves anyagokra feltehetően hatást gyakorol, mivel a 

mikroorganizmusok egy része lakkázt termel. Ezért tartottam fontosnak vizsgálni, hogy a 

vízben oldott humuszanyagok (fulvosav, huminsav nátriumsója és homoktalajból kioldott 

szerves anyagok esetén) az EM jelenlétében bonthatóak-e és ha igen, milyen mértékben. A 

bomlás követése során vizsgáltam a tápanyag-ellátottságra utaló C/N arány változását. 

Fontosnak tartottam az aktív szenes adszorpció és a mikrobiológiai bontás lehetséges 

együttes alkalmazásának vizsgálatát a humuszanyagok és diclofenac vizekből történő 

eltávolítása kapcsán. Vizsgáltam a diclofenac eltávolítását aktív szenes adszorpcióval 

önmagában és humuszanyagok mellett. E kísérletekhez kapcsolódóan foglalkoztam a 

diclofenac gyógyszerhatóanyag és a huminsav kölcsönhatásával, továbbá fontosnak találtam a 

diclofenac lebonthatóságának vizsgálatát is. 

Kutatásom célja volt a számos gyógyszer aktív hatóanyagaként alkalmazott diclofenac 

eltávolítása hipoklorit kezeléssel, valamint a természetes vizekben uralkodó körülmények 

között alkalmazott adszorpciós eljárásokkal. Különös figyelmet fordítottam az oldott szerves 

anyagok szerepére a tisztítási folyamatokban, ezért modell vízmintákat készítettem, amelyek 

diclofenacot és különböző oldott szerves anyagokat tartalmaztak. A diclofenac átalakulásának 

kinetikai vizsgálatát nátrium-hipoklorittal végeztem. Súlyponti szerepet szántam annak, hogy 

a vízben oldott humuszanyagok – fulvosav, nátrium-humát, homoktalaj kivonat – és a 

diclofenac klórozhatóságát tanulmányozzam. Az aktív szenes adszorpció mechanizmusát 

sztatikus kísérletek segítségével vizsgáltam, amelyet az egyensúlyi rendszerben fellépő zéta-

potenciál meghatározása kísért. 

A kísérleteket és az eredmények értékelését követően foglalkoztam az eredmények 

víztisztítási technológiába illeszthetőségének vizsgálatával, megfontolásával is. 
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4. Kísérleti rész 
 

4.1 Felhasznált anyagok 
 

A kíséreltek során felhasznált humuszanyagokat és elemi összetételüket 

(elemanalizátor: Carlo-Erba EA-1108) az 1. táblázatban foglalom össze. 

1. táblázat: A felhasznált humuszanyagok elemi összetétele* 

 Szén Hidrogén Kén Nitrogén Hamu 

Huminsav-nátriumsó 

(Roth+Co, Karlsruhe) 

45,6 % 3,91 % 2,11 % 1,18 % 31,7 % 

Huminsav 

(Roth+Co, Karlsruhe) 

54,2 % 4,26 % 3,06 % 1,38 % 11,9 % 

Fulvosav 

(Organit Kft.) 

29,6 % 3,49 % 2,92 % 2,73 % 39,7 % 

*Az adatok a szárazanyag-tartalomra vonatkoznak 

 

Talajkivonatok készítéséhez légszáraz dabronyi (Magyarország) homoktalajt 

használtam, amely a talaj legfelső 30 cm-es rétegéből származott, és egy órás 

golyósmalomban történő őrlést követően 0,5 mm-es részecskeméret alá szitáltam. A kísérletek 

során használt homoktalaj tulajdonságai: fajlagos felület: 3,85 m
2
/g; pH: 5,88; TOC (összes 

szerves széntartalom): 16 mg C / g talaj; főbb ásványi alkotók: 9,9% albit, 3,6% klorit, 4,8% 

csillám, 3,8% mikroline, 55,3% kvarc és 18,2% szmektit. 

Az adszorpciós kísérletek során FILTRASORB 400 nagy adszorpciós kapacitású 

granulált aktív szenet alkalmaztam (fajlagos felülete 1050 m
2
/g), melyet a Chemviron Carbon 

cég gyárt. 

A diclofenac gyógyszerhatóanyaggal végzett kísérletekhez a SIGMA ALDRICH Co. 

által forgalmazott diclofenac nátrium sóját használtam (M = 318 g/mol, tisztaság ≥98%).  

A vízben oldott szerves anyagok bakteriális bontásának vizsgálatához az Effektív 

Mikroorganizmusok (EM) készítményt (új nevén SCD Mikroorganizmusok, illetve Greenman 

Purus) a Greenman Kft. szolgáltatta a kísérletekhez..  

A HPLC mérések során eluenshez használt HPLC minőségű acetonitril a Spectrum-3D 

terméke volt. 

Az oldatokhoz felhasznált analitikai tisztaságú sókat, mint a NaCl, CaCl2, NaH2PO4, 

Na2HPO4, Na2S2O3 Ca(NO3)2 a Reanal Hungary Kft. gyártotta, illetve forgalmazta, akárcsak a 

30%-os hidrogén-peroxidot is. A kloroform (gázkromatográfiás tisztaságú) és a kétfázisú 
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titrálásnál alkalmazott metilénkék indikátort a Spektrum 3D Kft-től vásároltuk. A klórozási 

kísérletekhez a Klorid Vegyi- és Műanyagipari Zrt. által gyártott tömény hypot használtam, 

melynek aktív klórtartalmát jodometriás titrálással határoztam meg, amely 170 g/L Cl volt. 

A tenzides kísérletekben három felületaktív anyagot használtam. A Supragil WP 

(nátrium-diizopropil-naftalin-szulfonát, a RHODIA Geronazzo terméke, Olaszország) és a 

nátrium-dodecil-szulfát (NaDS, Reanal termék) anionos, a Cetrimide (cetil-trimetil-

ammónium-bromid, CTAB, Reanal termék) kationos felületaktív anyagok.  

 A Dunántúli Regionális Vízmű Zrt. balatonfüredi telephelyéről egy éven keresztül 

évszakonként, 2009. 06. 27., 2009. 09. 26., 2010. 01. 06., 2010. 04. 07. napokon vettem 

vízmintákat a bejövő nyersvízből, az aktív szénszűrés előtti és utáni vízből, melyeket a 

vizsgálatokig fagyasztva tároltam. 

 A kísérletekhez használt nagytisztaságú vizet Milli-Q víztisztító rendszerből nyertem 

(Millipore).  

  

4.2 Kísérletek kivitelezése és mérési módszerek 
 

4.2.1 Homoktalajból kioldódó humuszanyagok jellemzése 

 

A homoktalaj kivonatokat a talajból kioldódó humuszanyagok jellemzésének céljából 

készítettem. Vizsgáltam a talajkivonatok részecskeméret eloszlását lézer diffrakciós 

módszerrel, a humuszanyag-tartalmát UV-VIS spektrofotometriával 254 nm-en, a 

humuszanyagok trihalometán (THM) képző képességét, amelyre a 253 és 203 nm-en mért 

abszorbanciák hányadosa (A253/A203) utal, az aktív szenes humuszanyag eltávolítás 

hatékonyságát sztatikus egyensúlyi kísérletekkel, valamint ennek során a stabilitás változását 

zéta-potenciál meghatározásával (ld. részletesen 4.2.1.1-4.2.1.4).  

Homoktalaj kivonatok készítéséhez az alábbi oldatokat használtam: 

 0,1 mol/L NaCl desztillált vízben 

 0,1 g/L Supragil WP desztillált vízben 

 0,1 g/L Supragil WP és 0,1 mol/L NaCl desztillált vízben 

 0,1 g/L CTAB desztillált vízben  

 0,1 g/L CTAB 0,1 mol/L NaCl oldatban 

 0,1 g/L nátrium-dodecil-szulfát (NaDS) desztillált vízben 

 0,1 g/L NaDS 0,1 mol/L NaCl desztillált vízben 
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 0,01 mol/L CaCl2 desztillált vízben 

 0,1 g/L NaDS 0,01 mol/L CaCl2 desztillált vízben 

 Desztillált víz 

A lézer diffrakciós részecskeméret eloszlás mérésekhez a következőkben ismertetett 

Kivonat 1. és Kivonat 2. mintákat készítettem el, míg a spektrofotométeres méréseket és az 

aktív szenes kísérleteket csak a Kivonat 1. mintákkal végeztem. 

Kivonat 1. minták: 5 g homoktalajt 50 ml oldattal (ld. fent részletezett oldatok) rázattam 

30 percen keresztül, centrifugáltam 1046g-n 30 percen keresztül Hettich Universal 32 

centrifugával, majd szobahőmérsékleten egy napig állni hagytam. Ezután a mintákat 100 m 

pórusméretű redős szűrőpapíron szűrtem, és a szűrletek részecskeméret eloszlását vizsgáltam. 

Kizárólag a zéta-potenciál meghatározásának céljaira 0,45 m pórusméretű membránon 

szűrtem a talajkivonatokat. 

Kivonat 2. minták: A homoktalaj egy részét a szervesanyag-tartalom eltávolítása 

céljából 30 %-os hidrogén-peroxiddal kezeltem a pezsgés leállásáig, majd a talajmintát 

kiszárítottam. Ezt követően 5 g kezelt homoktalajhoz 50 ml oldatot adtam a fent említett 

oldatokból, majd a mintákat a Kivonat 1. mintákkal azonos módon készítettem elő a 

részecskeméret eloszlás vizsgálata céljából. 

 

4.2.1.1 Részecskeméret eloszlás meghatározása 

 

Az előkészített homoktalaj kivonatok részecskeméret eloszlását lézerdiffrakciós elven 

működő Malvern Mastersizer 2000 készülékkel mértem. A mérések során SM diszpergáló 

egységet használtam, amelybe 80-100 ml desztillált vizet töltöttem, majd 1200 rpm-mel 

kevertettem. A háttér mérése után az egységbe addig adagoltam a vizsgálandó mintát, hogy az 

„obscuration” („elsötétedés”) értéke 8-10% között legyen. Az általam használt 

lézerdiffrakciós elven működő berendezés a mért adatokat a Mie teória alaján számolja át 

részecskeméret értékekre, amelyhez szükséges volt a minta optikai tulajdonságainak ismerete, 

mint amilyen a vizsgált minta, valamint az oldószer, illetve közeg törésmutatója. A 

számoláshoz 1,544-es törésmutatót (homok, kvarc) és 0 abszorpciós indexet állítottam be 

[31], a diszpergáló közegnek pedig a víz törésmutatóját, 1,330-t adtam meg. A kísérletek 

során kapott részecskeméret eredményeket térfogat szerinti méreteloszlásban adtam meg és 

értékeltem. A részecskeméret eloszlást a térfogatszerinti eloszlás adatok alapján gyakorisági 

görbékkel és a d(0,1), d(0,5) és d(0,9) értékekkel jellemeztem, amelyek egyenként azt a 
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méretet jelentik, ami alatt a részecskék 10, 50 és 90% - a található. Minden esetben 3-3 

párhuzamos mintát készítettem és mértem. 

 

4.2.1.2 UV-VIS spektrofotometriás mérések 

 

A fenti módon előkészített Kivonat 1. talajkivonatokban kétutas Jasco V530 UV-VIS 

spektrofotométerrel meghatároztam a 254 nm-en mért abszorbanciát, valamint az A253/A203 

arányt. Referenciának a kivonatok készítéséhez használt oldatokat és desztillált vizet 

használtam. Ez utóbbi alapján sorrendet állítottam fel, mely oldatok esetén mennyire lenne 

valószínű a klórozott melléktermékek (trihalometánok) képződése a vízkezelés során. 

 

4.2.1.3 Adszorpció vizsgálata granulált aktív szénen 

 

A talajkivonatokban jelenlévő szerves anyagok megkötődését vizsgáltam granulált aktív 

szénen sztatikus egyensúlyi kísérletek során. 2 g granulált aktív szénre a fenti szűrt 

talajkivonatokból; a kioldásra használt megfelelő oldatból illetve desztillált vízből (vakminta), 

a lombikokba 20 ml-t mértem, majd fél órán keresztül rázógépen történő rázatás után egy 

napig szobahőmérsékleten állni hagytam. Szűrőpapírral történt szűrést követően a szűrlet 

abszorbanciáját mértem 254 nm-en, amit összehasonlítottam az eredeti (adszorpció nélküli) 

kivonat abszorbanciájával. 

 

4.2.1.4 Zéta-potenciál meghatározása 

 

Az UV-VIS spektrofotométeres mérésnél ismertetett minták stabilitásának változását 

vizsgáltam az aktív szenes adszorpció előtt és után zéta-potenciál meghatározásával, amelyet 

a Malvern cég ZetaSizer Nano-ZS készülékével végeztem el 25 
o
C-on, kapilláris küvettával. 

A zéta-potenciál mérések előtt a talajkivonatok szűrése 0,45 m pórusméretű membránon 

történt. 

A talajkivonatokat, valamint különböző koncentrációjú NaDS oldatokat (0,1-1000 

mg/L, az adszorpciós kísérletekhez készítve) 0,45 m membránon szűrtem és zéta-

potenciáljukat ZetaSizer Nano ZS (Malvern) készülékkel mértem. A méréseket kapilláris 

küvettával végeztem 25˚C hőmérsékleten és a Smoluchowski-egyenletet használtam a zéta-



48 

 

potenciál meghatározásához [193]. A kísérletek során 3-3 párhuzamos mintát készítettem és 

mértem. 

 

4.2.2 A NaDS adszorpciója homoktalajon 

 

Sztatikus egyensúlyi kísérletekkel vizsgáltam a NaDS adszorpcióját homoktalajon. A 

kiválasztásban szerepet játszott az, hogy a kísérleti eredmények alapján nagymértékben 

megváltoztatja a talaj részecskeméret eloszlását, jobban, mint a Supragil WP és a CTAB, 

másrészt a másik két felületaktív anyag adszorpcióját hasonló körülmények között más már 

korábban megvizsgálta [106]. 

A homoktalajon végzett adszorpciós vizsgálatokhoz a humuszanyagok kioldódásának 

visszaszorítása érdekében az ionerősséget a talajoknál szabványosan alkalmazott 0,01 mol/L 

CaCl2 oldattal állítottam be [194]. pH beállítás ennél a kísérletsorozatnál nem történt, a 

homoktalaj pH-ja 5,88 volt. 

A kalibrációhoz és az adszorpciós vizsgálathoz 0,01 mol/L CaCl2-ban annyi NaDS-ot 

oldottam fel, hogy az így nyert oldatsorozatban a NaDS koncentrációja a 10 – 1000 mg/L 

tartományba essen. Az adszorbensek előkészítéséhez ismert tömegű (7 g) homoktalajt mértem 

be egy lombikba, s 5 mL 0,01 mol/L CaCl2 oldat hozzáadásával duzzasztottam egy napig. A 

duzzasztott adszorbensekhez a vak minta esetében 65 mL tenzidmentes 0,01 mol/L CaCl2 

oldatot, a többi mintához 65 mL különböző koncentrációjú tenzides oldatot (50, 75, 200, 500, 

600, 800 mg/L NaDS) adtam. Minden minta esetén 3-3 párhuzamost készítettem. Az így 

elkészített mintákat egy órán keresztül rázattam 150 min
-1

 sebességgel, majd 25 
o
C-on állni 

hagytam egy napig a dinamikus egyensúly beálltáig. Az irodalmi adatok szerint 24 óra alatt 

beáll a dinamikus egyensúly az adszorbens és az oldatban levő hatóanyag között [99]. Az egy 

nap letelte után a mintákat 30 percig 3000 min
-1

 sebességen centrifugáltattam (1046g) Hettich 

Universal 32 centrifuga készülék segítségével. Ezután az oldatot redős szűrőpapíron szűrtem, 

az első 10 mL-t kiöntöttem, majd a többi szűrletet használtam fel az egyensúlyi koncentráció 

meghatározásához. A NaDS koncentrációjának meghatározását kétfázisú titrálással végeztem 

metilénkék jelenlétében.  

Kationos és anionos tenzidek koncentrációjának meghatározását kalibrációs görbe 

segítségével végezzük. A kationos tenzidet anionos, az anionos tenzidet kationos tenziddel 

mérjük. A titrálás során kapott fogyásokból kivonjuk a vakpróbára fogyott mennyiséget [80].  
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A kétfázisú titrálást rázóhengerben végeztem. A NaDS (anionos tenzid) mennyiségének 

meghatározásához kalibráló sort készítettem (10 – 1000 mg/L). 25 mL oldathoz adtam 0,5 mL 

2,5 mol/L kénsav oldatot és 2,5 mL 35 mg/L metilénkék oldatot, mely  

5 mmol/L kénsavoldatban van feloldva, továbbá 5 mL kloroformot és a keveréket 50 mL-re 

egészítettem ki a 0,01 mol/L CaCl2 oldattal. Elegyítés után az oldatot 0,001 mol/L CTAB 

(kationos tenzid) oldattal titráltam a metilénkék kék színének eltűnéséig a szerves fázisban.  

A kalibrációs görbe segítségével meghatároztam a kialakult egyensúlyi koncentrációt, 

majd a 4. egyenlettel számoltam a talajmintán adszorbeált fajlagos mennyiséget (ld: 2.3.1 

fejezet). A kétfázisú titrálás során fogyott CTAB oldat mennyiségének átlagos szórása 0,23 

cm
3
 (a legnagyobb 0,5 cm

3
) volt, a mérés érzékenysége a kalibrációs görbe meredeksége 

alapján 0,07. Az így elkészített minták részecskeméret eloszlását is vizsgáltam 

lézerdiffrakciós készülékkel az adszorpció után. Az adszorpciós izotermát a 3. egyenlettel 

[105] illesztettem az Origin adatelemző és megjelenítő szoftver segítségével. 

 

4.2.3 Fulvosav és nátrium-humát adszorpciója granulált aktív szénen 

 

Fulvosav és nátrium-humát aktív szénen történő adszorpcióját sztatikus egyensúlyi 

kísérletekkel vizsgáltam, amelyek meghatározását VARIAN UV-VIS Cary50 Conc 

spektrofotométerrel végeztem 254 nm-en. A mért abszorbancia értékekből mindig levontam a 

vak oldat (megfelelő foszfát-puffer, megfelelő foszfát-puffer GAC sztatikus kísérlet után) 

azonos hullámhosszon mért abszorbanciáját, és az így kapott adatokat elemeztem tovább 

(kalibrációs egyenes/analitikai mérőgörbe segítségével). 

Analitikai pontossággal lombikokba 2 g granulált aktív szenet mértem be, amihez 

hozzáadtam 20-20 ml különböző koncentrációjú oldatot, amely nátrium-humátot vagy 

fulvosavat (0,001; 0,0025; 0,005; 0,0075; 0,01; 0,025; 0,05; 0,075; 0,1 g/L) tartalmazott. Az 

oldatokat 5, 6, 7 valamint 8-as pH értékű 0,01 mol/L koncentrációjú foszfát-pufferrel 

készítettem, melyhez MilliQ vizet használtam. Egy óra rázatás után a mintákat egy napig állni 

hagytam, ez alatt beállt a dinamikus egyensúly. Szűrés után a szűrlet humuszanyag-tartalmát 

UV spektrofotométerrel vizsgáltam 254 nm-en. A mért abszorbancia értékeket az előzőleg 

felvett kalibrációs görbe (0; 0,001; 0,0025; 0,005; 0,0075; 0,01; 0,025; 0,05; 0,075; 0,1 g/L) 

segítségével számoltam át koncentrációra. A kialakuló egyensúlyi koncentráció és a fajlagos 

adszorbeált mennyiség kiszámítása (4. egyenlet) után ábrázoltam az izotermákat, amelyeket 

az Origin adatelemző és megjelenítő szoftver segítségével illesztettem. 
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4.2.4 Humuszanyagok EM-mel történő lebonthatóságának vizsgálata 

 

A kísérletek kivitelezésekor a Greenman Kft.-től kapott „Effektív Mikroorganizmusok” 

(EM) mikroorganizmus készítményt 1:100 hígításban alkalmaztam. A kísérletek közege 0,01 

mol/L pH=7 foszfát-puffer MilliQ vízben. Minden méréshez három párhuzamos készült. 

Talajból kioldódó humuszanyagokra gyakorolt hatás vizsgálata érdekében 

végrehajtandó kísérleteknél 10 g talajhoz adtam 100 mL oldatot, 1 órán át rázógépen 

rázattam, ezután egy napot állt 25 
o
C-on, majd szűrőpapíron vagy 0,45 m pórusméretű 

membránon szűrtem. 

Az oldatok elemzését a bontás hatékonyságának ellenőrzésére 1 nap, majd 1 hét után 

végeztem el Jasco V530 UV-VIS spektrofotométerrel  = 254 nm-en (a 4.2.3. pontban 

ismertetett kalibráló oldatsorozat segítségével) valamint az összes szerves széntartalom (TOC) 

meghatározásával. Az UV-VIS spektrofotométerrel történt méréseknél az alapvonalat a 

foszfát-puffert tartalmazó vak oldatra vettem fel, ugyanezt az oldatot a TOC számolásoknál is 

figyelembe vettem. 

A TOC meghatározása TOC-TN 1200 analizátorral történt (Thermo Euroglas TOC 

1200). A műszerrel TC (összes szén), TIC (szervetlen szén), TN (összes nitrogén) mérhető. A 

koncentráció értékek kiszámolhatóak a detektor jelfüggvényein leolvasható terület és a 

kalibrációk alapján (az esetleges hígítások figyelembevételével). A TOC (szerves szén) a TC 

és a TIC különbsége. TC mérésnél a mintát mikroliter-fecskendővel manuálisan adagoltuk be. 

A készülék a vizsgálandó mintát magas hőmérsékletű kemencében szén-dioxiddá égeti el, a 

képződő gáz koncentrációját egy ún. nem-diszperzív infravörös (NDIR) detektor méri. A 

kalibrációs görbét különböző koncentrációjú kálium-hidrogén-ftalát oldatokkal (0-100 mg/L 

széntartalom) vettük fel. TIC mérésnél a mintát közvetlenül a 10%-os foszforsav-oldatot 

tartalmazó gázmosóba adagoltuk. A kalibráló oldatok vízmentes Na2CO3-ból és NaHCO3-ból 

készültek (0-70 mg/L széntartalom). A tápanyag-ellátottságra utaló C/N arányokat is 

meghatároztam, amihez a TN elektrokémiai módszerrel volt mérhető, NH4Cl oldatokkal (0-50 

mg/L N tartalom) készült a kalibráció és elektrokémiai detektort használt a műszer. 

 

A kísérletek során használt összehasonlító oldatok: 

1. P-vak:   Foszfát-puffer EM nélkül 

2. P+ B:   Foszfát-puffer EM hozzáadásával 

3. FS vak:  Fulvosav oldat foszfát-pufferben EM nélkül 

4. HS vak:  Na-humát oldat foszfát-pufferben EM nélkül 
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5. HT vak: Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok 

szűrőpapírral szűrt oldata (50 ml + 0,5 ml foszfát-puffer) 

6. HTm vak: Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok  

0,45 m pórusméretű membránon szűrt oldata (50 ml + 0,5 ml foszfát-puffer) 

7. HPm T vak:  Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok, (EM 

nélkül) a talaj fölött levő oldatból időközönként vett minta. 

Biológiai bontás vizsgálatához készített oldatok: 

1. FS+B:  0,1 g/L fulvosav foszfát-pufferben + EM 

2. HS+B:  0,1 g/L Na-humát foszfát-pufferben + EM 

3. HPp+B:  Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok 

szűrőpapírral szűrt oldatának 50 ml-e + 0,5 ml EM 

4. HPm+B: Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok  

0,45 m pórusméretű membránnal szűrt oldatának 50 ml-e + 0,5 ml EM 

5. H+PB p: EM-t tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok szűrőpapírral szűrt oldata 

6. H+PB m: EM-t tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok 0,45 m pórusméretű membránnal szűrt oldata 

7. H+PB t: EM-t tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok bomlásának vizsgálata a lombikból (a szilárd fázis fölül) időnként  

(1 nap, 1 hét) vett mintában membránszűrés után.  

 

4.2.5 Aktív szén és az EM együttes alkalmazása a humuszanyag eltávolításban 

 

A kísérletekhez felhasznált humuszanyag-tartalmú minták a 0,1 mol/L koncentrációjú 

pufferelt fulvosav és nátrium-humát oldatok (0,01 mol/L pH=7 foszfát-pufferben) valamint a 

balatonfüredi nyersvíz-minták voltak. Kétféle módszerrel vizsgáltam a granulált aktív szén és 

a mikroorganizmus készítmény eredményességét a humuszanyagok eltávolításában. Az egyik 

esetben az aktív szénre fecskendeztem az EM készítményből annyit, hogy a későbbiekben 

rámért vizsgálandó oldatban a mikroorganizmusok aránya 1:100 legyen, míg az aktív szén és 

az oldat aránya 1 g/10 ml volt. A másik esetben a vizsgálandó oldathoz adtam 1:100 arányban 

az EM készítményt, majd egy nap állás (25 
o
C) után kezdődött az adszorpciós kísérlet az aktív 

szén hozzáadásával, amikor az arány újra 1 g/ 10 ml volt. Az aktív szénnel a mintákat 1 órán 

keresztül rázattam, a sztatikus egyensúly beállásához egy napig állni hagytam, majd 

elemeztem Jasco V530 UV-VIS spektrofotométerrel  = 254 nm-en. 
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Sztatikus egyensúlyi kísérleteket végeztem aktív szénen EM jelenlétében fulvosav és 

nátrium-humát oldatsorozatával (0,001; 0,0025; 0,005; 0,0075; 0,01; 0,025; 0,05; 0,075; 0,1 

g/L; 0,01 mol/L pH=7 foszfát-pufferben), majd a  = 254 nm-en spektrofotométerrel 

meghatározott adatok alapján kiszámoltam a fajlagosan eltávolított mennyiséget. Az így 

kapott eredményeket összehasonlítottam a mikroorganizmusok nélküli aktív szenes 

adszorpciós izotermával. 

 

4.2.6 Humuszanyagok klórozhatóságának vizsgálata TOX mérések alapján 

 

A humuszanyagok klórozhatóságának vizsgálatát a következő mintákkal végeztem el: 

 0,01 M foszfát-puffer pH=7 (vak) 

 0,1 g/L fulvosav 0,01 M foszfát-pufferben pH=7 

 0,1 g/L nátrium-humát 0,01 M foszfát-pufferben pH=7 

 0,01 M pH=7 foszfát-pufferrel készített homoktalaj kivonat 

A kísérlet során minden mintához analitikai mérlegen lemértem egy-egy főzőpohár 

tömegét, majd pipettával 30 mL oldatot mértem bele, amihez 0,065 mL tömény hypot (aktív 

klórtartalma 34,094 g/L Cl2, jodometriás titrálással meghatározva) adtam annak érdekében, 

hogy a klórkoncentráció 73,71 mg/L aktív klór legyen. (Ez az érték 200-szoros töménység a 

balatonfüredi víztisztításban alkalmazotthoz képest.) Az ily módon kialakított rendszert 2 órán 

keresztül [195] rázógépen rázattam. A reakciót 0,1 mol/L Na2S2O3-tal állítottam le. Ahhoz, 

hogy a végtermékeket szilárd formában nyerhessem ki, 3-3 mL Ca(NO3)2-oldatot adtam az 

oldatokhoz, majd ismét rázatást végeztem 30 percen keresztül. Mivel szűréssel nem tudtam 

volna kinyerni a csapadékot, az így kapott mintákat bepároltam, majd a száraz főzőpohár 

tömegét ismét megmérve a tömegkülönbségből megkaptam a szilárd anyag tömegét. A szilárd 

maradékot desztillált vízzel mosva azt klorid mentessé tettem, melyet a mosóvízben AgNO3-

tal ellenőriztem. Miután a mosóvízben már nem keletkezett AgCl csapadék, a szilárd 

maradékot ismét szárazra pároltam, tömegét lemértem. A bepárlás után visszamaradt 

anyagnak az összes szerves halogén (TOX, itt összes klór) tartalmát az égetéses elven 

működő Mitsubishi Chemical Model TOX-100 készülékkel mértem meg (szilárd TOX 

mérés), ahol a műszerben használt csónakba analitikai mérlegen bemért tömeg alapján volt 

kiszámítható a klórkoncentráció (m/m%). A bepárlásra és a szilárd fázisú TOX mérésre azért 

volt szükség, mert folyékony fázis esetén az oldat klórtartalma zavarta volna a mérést. A 

berendezés 900°C-on adott égetési program szerint felszabadítja a mintában lévő halogéneket 
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és coulometriás módszerrel detektálja azokat. A kalibrációt minden TOX mérésnél diclofenac 

oldatsorozattal (0,00; 22,28; 55,72; 111,43 mg/L Cl) végeztem, melyet a mérés végén ismét 

visszaellenőriztem. 

 

4.2.7 Diclofenac oldatok klórozása 

 

A modell vegyület klórozhatóságának vizsgálatához a DRV balatonfüredi vízműjében 

használt aktív klórkoncentrációt vettem alapul. Az üzemben a víztisztítás során 0,7 mg/L 

ClO2-t adagolnak a vízhez [95]. Ez  elemi klórra átszámolva 0,368 mg/L Cl koncentrációt 

jelent, ami aktív klórra megadva 5,18 mol/L Cl2. A diclofenac koncentrációja a Dunában 

2010-es adatok alapján 24-931 ng/L között változott [76]. A laboratóriumi munkám során 

ezekhez képest meg kellett emelnem mind a klór, mind a diclofenac töménységét, mivel a 

kísérletek végén dúsítás nélkül nem lehetett volna kimutatni a maradék diclofenacot. Az aktív 

klórt 200-szoros töménységben alkalmaztam (73,71 mg/L, azaz 1,04 mmol/L Cl2), míg a 

diclofenac koncentrációja 250 mg/L volt. 

A diclofenac klórozhatóságának vizsgálata során a következő oldatokat készítettem el 

0,01 M pH=7 foszfát-pufferrel. 

 250 mg/L diclofenac 

 250 mg/L diclofenac + 0,1 g/L fulvosav 

 250 mg/L diclofenac + 0,1 g/L nátrium-humát 

 250 mg/L diclofenac + homoktalaj kivonat 

Ezeket az oldatokat 25 mg/L diclofenac-tartalommal is elkészítettem. 

A fenti minták esetén, – hasonlóan a humuszanyagok klórozásához – 30 mL oldathoz 

0,065 mL hypot adtam (a vakmintákhoz nem), majd 2 órán keresztül [195] rázattam őket, 

amelyet követően a folyamatot 0,1 mol/L Na2S2O3 hozzáadásával leállítottam. 

Elemezésre UV detektorral felszerelt MERCK LaChrom HPLC készüléket használtam. 

Az eluens acetonitril és pH=6,5-re beállított 0,01 mol/L foszfát-puffer elegye volt 35:65 

arányban. Az injektor mosófolyadékaként 35:65 arányú acetonitril – MilliQ víz elegyet 

alkalmaztam, a kolonna hőmérséklete 23 °C volt. A vizsgálatokhoz fordított fázisú, 5 μm-es 

kolonna töltetű 250x4,6 mm-es LiChrospher 100 RP-18 oszlopot (Merck) használtam. A 

detektálás 278 nm-es hullámhosszon történt. Megbizonyosodtam arról, hogy a választott 

koncentráció tartományon belül érvényes a Lambert-Beer törvény, azaz az abszorbancia és a 

koncentráció között lineáris az összefüggés. Az automatikus mintavevővel injektált minták 
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térfogata 10 μL/minta volt, az áramlási sebesség 1 mL/perc. Kalibrációs görbét 0-50, illetve 

0-250 mg/L diclofenac oldatok segítségével készítettem (0; 0,5; 0,75; 1,00; 2,5; 5,0; 7,5; 10; 

25; 50; 100; 150; 200; 250 mg/L), a diclofenac retenciós ideje 5.00 perc volt. Az elemzést 

követően analitikai mérőgörbe segítségével meghatároztam az oldatokban maradt diclofenac 

koncentrációját. 

A szilárd TOX méréshez az oldatokat azonban előbb pontos (analitikai mérleggel 

végzett) tömegmérés mellett 3 mL 10 g/L koncentrációjú Ca(NO3)2 oldattal és 30 perc 

rázatással kicsapattam, majd bepároltam. A szilárd maradékot desztillált vízzel mosva klorid 

mentessé tettem, melyet a mosóvízben AgNO3-tal ellenőriztem. Miután a mosóvízben már 

nem keletkezett AgCl csapadék, a szilárd maradékot ismét szárazra pároltam és lemértem. 

Az összes szerves halogéntartalmat (TOX) égetéses elven működő Mitsubishi Chemical 

Model TOX-100 készülékkel határoztam meg. A kalibrációs görbét pontosan ismert 

klórtartalmú diclofenac oldatokkal készítettem (0-111,43 mg/L Cl). 

 

4.2.8 Diclofenac adszorpciójának vizsgálata aktív szénen és szilárd 
huminsavon 

 

Diclofenac adszorpciójának vizsgálatakor sztatikus egyensúlyi kísérleteket végeztem, 

melyek során két különböző adszorbenst használtam, GAC-ot a vízből történő eltávolítás 

vizsgálata miatt, a vízben oldhatatlan szilárd huminsavat pedig a humuszanyagok és a 

diclofenac közötti kölcsönhatás elemzése céljából. 

0-50 mg/L koncentráció tartományban (0; 0,5; 0,75; 1,00; 2,5; 5,0; 7,5; 10; 25; 50 

mg/L) diclofenac tartalmú oldatsorozatot készítettem 0,01 M pH=7 foszfát-pufferben. Az 

aktív szenes kísérletek során két másik kísérletsorozatban a gyógyszerhatóanyag mellett 

fulvosav, illetve nátrium-humát is jelen volt az oldatokban 0,1 g/L koncentrációban. 1 g 

analitikai pontossággal bemért GAC adszorbensre 200 mL diclofenac-tartalmú oldatot 

mértem rá. 

2 g szilárd huminsavra 20 mL diclofenac oldatot mértem az oldatsorozatból. 

Az oldatok adszorbensekre történő mérését követően 30 percig rázógépen rázattam a 

mintákat és 24 órán keresztül állni hagytam őket, majd szűrés után a szűrlet diclofenac 

tartalmát, azaz az adszorpció során kialakult egyensúlyi koncentrációt MERCK LaChrom 

HPLC készülékkel határoztam meg a 4.2.7. fejezetben leírt körülmények és kalibráló oldatok 

alkalmazása mellett. Az így mért egyensúlyi koncentrációból kiszámoltam a fajlagos 

adszorbeált mennyiségeket a 4. egyenlet alapján, majd az ily módon meghatározott értékekre 
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adszorpciós izoterma egyenletek felhasználásával [105, 196] az Origin adatelemző és 

ábrázoló szoftver segítségével izotermákat illesztettem. 

4.2.9 A diclofenac lebonthatósága mikroorganizmusokkal 

 

Diclofenac mikroorganizmusokkal történő lebonthatóságát vizsgáltam az EM 

készítmény hozzáadásával az alábbi, 0,01 M pH=7 foszfát-pufferrel készített oldatokban.  

30 ml oldathoz 0,3 ml EM készítményt adtam. 

 PdB – 250 mg/L diclofenac EM jelenelétében 

 FsdB – 0,1 g/L fulvosav és 250 mg/L diclofenac EM jelenelétében 

 HsdB – 0,1 g/L nátrium-humát és 250 mg/L diclofenac EM jelenlétében 

 HPdB – homoktalaj kivonat és 250 mg/L diclofenac EM jelenelétében 

A kísérlet során felhasznált, a fenti oldatoknak megfelelő vak, illetve kontroll oldatok az 

alábbiak voltak, melyek nem tartalmazták vagy az EM keveréket vagy a diclofenacot: 

 Pd – diclofenac 

 Fsd – fulvosav és diclofenac  

 Hsd – nátrium-humát és diclofenac  

 HPd – homoktalaj kivonat és diclofenac  

 PB – EM foszfát-pufferben 

 FsB – EM fulvosav oldatban 

 HsB – EM nátrium-humát mellett 

 HPB – EM a homoktalaj kivonatában 

Az elkészített oldatokat 1 óra rázatást követően azonnal, majd 7 nap után vizsgáltam 

TOC, TOX (folyékony fázisban) és HPLC (Merck) mérésekkel, valamint hetente 63 napon 

keresztül HPLC-vel követtem a diclofenac koncentráció változását. A HPLC (vö. 4.2.7. 

fejezet) és a TOX méréseknél (vö. 4.2.6. és 4.2.7. fejezet) a kalibrációt diclofenac 

oldatsorozattal (0-250 mg/L diclofenac, illetve 0-111,43 mg/L Cl) végeztem. A TOX mérés 

menete a már ismertetett módon történt azzal a különbséggel, hogy a folyékony mintákat nem 

analitikai mérlegen, hanem mikrofecskendővel mértem a csónakba. 

Az összes szerves széntartalom (TOC) NDIR detektorral felszerelt Thermo Euroglas 

TOC 1200 készülékkel került meghatározásra (vö. 4.2.4. fejezet). A kalibrációs görbe 

felvétele kálium-hidrogén-ftalát oldatokkal történt. 
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4.2.10 A kolloid oldatok stabilitásának vizsgálata, a zéta-potenciál 
meghatározása 

 

A kolloid oldatok stabilitásának vizsgálatához a lézer fényszórás elven működő 

Zetasizer Nano ZS (Malvern Co.) készülékkel végeztem a zéta-potenciál meghatározását. A 

méréseket 25 ˚C-os hőmérsékleten kapilláris küvettában hajtottam végre, a zéta-potenciál 

meghatározása a Smoluchowsky egyenlettel történt [193]. A Zetasizer az elektroforetikus 

mobilitást (az elektromos tér egységnyi potenciálesésére vonatkoztatott részecske sebesség) 

méri közvetlenül a lézer Doppler elektroforézis segítségével, aminek elve az, hogy a mozgó 

részecskéről a fény szóródik, és annak frekvenciája eltolódik, s ez az eltolódás mérhető. 

Koherens lézerpár nyalábot alkalmaznak, a beeső lézersugár áthalad a mérőcellán, és a szórt 

fényt kb. 13˚-os szögben detektálják. Elektromos térben a részecskék mozgása következtében 

a detektált fény intenzitása a részecskék sebességével arányos frekvenciával ingadozik. A 

detektor ezt a jelet küldi tovább egy processzornak, ahonnan az a számítógépbe jut. A szoftver 

egy frekvenciaspektrumot hoz létre, amelyből az elektroforetikus mobilitás, illetve a zéta-

potenciál kiszámítható [100]. 

Ezzel a módszerrel tanulmányoztam a homoktalaj szuszpenzóját a különböző 

összetételű vizes oldatokban. Vizsgáltam fulvosav és nátrium-humát 0,2 g/L koncentrációjú 

oldatát 5, 6, 7, és 8 pH-értéken aktív szén adszorpció előtt és után, valamint a két 

humuszanyagot együtt 50-50%-os arányban. 

A sztatikus egyensúlyi kísérletek során az egyensúly beállásakor az ismertetett módszer 

szerint a rázatás után óránként szűrtem 3 párhuzamos mintát, és vizsgáltam a zéta-potenciál 

változását a következő minták esetén: fulvosav, nátrium-humát 0,1g/L-es pH=7 oldata aktív 

szenes kezelést követően valamint ugyanezek az aktív szén - EM együttes kezelést követően. 

A fulvosav és nátrium-humát 0,01 mol/L pH=7 foszfát pufferrel készült oldatában 1 nap 

és 1 hét után mértem a zéta-potenciál változását és az UV abszorbanciát. Vizsgáltam a 

stabilitást az egy napig mikroorganizmusokkal kezelt, majd sztatikus egyensúlyi aktív szenes 

kísérleteken átesett 0,1 g/L koncentrációjú (pH=7) fulvosav és nátrium-humát oldatok esetén.  

Az adszorpciós kísérletekhez készített diclofenac tartalmú oldatsorozatok stabilitásának 

vizsgálatához meghatároztam a zéta-potenciált az aktív szenes adszorpció előtt és után. Az 

aktív szenes adszorpció utáni oldatoknál szűrést követően végeztem el a mérést. 

Az elvégzett kísérleteket összefoglalva az 1. mellékletben szemléltetem táblázatos 

formában. 
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5. Eredmények bemutatása és értékelése 

5.1 Homoktalajból kioldódó humuszanyagok jellemzése 

5.1.1 Homoktalaj kivonatok részecskeméret eloszlása 

 

A talajok egyik alapvető jellemzője a részecskeméret eloszlás (PSD), amit általában a 

szerves anyag távollétében szoktak vizsgálni (vö. 2.1.1. fejezet), pedig azok befolyásolhatják 

az eredményeket, emellett pedig a vízbázisokba kerülve erősen befolyásolhatják a víztisztítás 

hatékonyságát. A kísérleti részben (ld. 4.2.1. fejezet) ismertettem, hogyan készítettem 

homoktalaj kivonatokat a talajból kioldódó humuszanyagok jellemzésének céljából. A 

Kivonat 1 minták részecskeméret eloszlás görbéi a 6. ábrán láthatóak. A felületaktív anyagok 

(Supragil WP, CTAB, NaDS) megváltoztatták a részecskeméret eloszlást, a nagyobb méretű, 

10-200 µm közötti részecskék aránya csökkent mindhárom esetben a vízzel készített mintához 

képest. A Supragil WP és a CTAB hatása hasonló mértékű volt, míg a NaDS jelentősebb 

mértékben csökkentette a részecskeméretet: a 0,7 – 10 µm-es tartományban található kisebb 

részecskék nagyobb térfogatot töltöttek ki a NaDS tartalmú mintában, mint a desztillált vízzel 

készítettben, és kisebb arányban volt jelen a 10 – 100 µm-es tartomány. A NaDS a másik két 

tenzidnél eredményesebben diszpergálta a nagyobb aggregátumokat kisebb részecskékre. 

 

 

6. ábra: Homoktalaj kivonatok – Kivonat 1 minták –  részecskeméret eloszlása tenzidek 

jelenlétében 
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Ez esetben a felületaktív tulajdonság játszik főszerepet, ami a humuszanyag-tenzid 

vegyes micellák kialakulásával jár [47, 49], segítve a humuszanyagok kolloid oldatban 

tartását. Mivel a humuszanyagok a talajszemcsék egyik jellegzetes kötőanyagának 

tekinthetők, a folyamat pedig az aggregátumok széteséséhez vezet, ami kisebb 

részecskeméretet eredményez. A kationos és anionos tenzidek esetében is csökkent a 

részecskeméret, mert a vizsgált rendszerben nemcsak a homogén (tenzid-tenzid), hanem a 

vegyes micellák kialakulásának hajtóereje is (elsősorban) az apoláris-apoláris kölcsönhatás 

(ld. 2.2.1.1. és 2.2.2.1. fejezet). A NaDS esetében jól érvényesül az adott körülmények között 

disszociáló humuszanyagok (továbbá más talajkomponensek felületi csoportjai) és a naftil-

szulfonátnál (Supragil WP anion) nagyobb méretű dodecilszulfát anion negatív töltéseinek 

taszítása, ezért lehetséges, hogy ekkor kapjuk a legkisebb részecskeméretet. 

A felületaktív anyagok hozzáadása befolyásolja a porózus közegek, például a talajok 

hidraulikus vezetőképességét. Hatásuk nagyon különböző lehet, ami függ a felületaktív anyag 

és a talaj jellemzőitől, a felületaktív anyag koncentrációjától és az ionerősségtől. Allred és 

Brown (1994) vizsgálták, hogy különböző nemionos, anionos és kationos típusú felületaktív 

anyagok hogyan befolyásolják a Daugherty (USA) homok hidraulikus vezetőképességét 

(szivárgási tényező). Azt tapasztalták, hogy anionos felületaktív anyag esetében (a 

tenzidkoncentráció 0,5 mol/kg volt), mint pl. a NaDS, a hidraulikus vezetőképesség jelentősen 

csökkent, és a NaDS nagy arányban diszpergálta a részecskéket. Másrészt két különböző 

kationos felületaktív anyag alkalmazásakor azt találták, hogy a hidraulikus vezetőképesség 

ekkor is jelentősen csökkent, azonban a kezeletlen talajhoz képest nem változott a részecskék 

mobilitása [197]. Az egyik kationos tenzid (dimetil-dodecil-ammónium-klorid) és homoktalaj 

vizsgálatakor [198] az az eredmény született, miszerint a hidraulikus vezetőképesség 

csökkenése miatt a talaj jellemző szemcseméret átmérője nőtt. Bár a kisméretű részecskék 

mobilitásában a hidraulikus vezetőképesség változása fontos tényező, azonban a 

részecskeméret eloszlást nem lehet megbecsülni csak ennek a paraméternek (szemcseméret) a 

figyelembevételével. 

Elektrolitok jelenléte szintén befolyásolja a hidraulikus vezetőképességet, így a 

diszperziós arányt és a talajkivonatok jellemző részecskeméretét. A NaCl-t tartalmazó oldatok 

részecskeméret eloszlásra gyakorolt hatását szemlélteti a 7. ábra. A tenzidoldatok (NaCl, 

Supragil+NaCl, CTAB+NaCl és NaDS+NaCl) részecskeméret eloszlása és a térfogat szerinti 

részecskeátmérője jelentősen megváltozott két esetben, így a NaCl és Supragil+NaCl 

kivonatokban a só nélküli kezelt mintákhoz képest (6. ábra). A talaj kezeletlen kivonatainak 

(Kivonat 1) térfogat szerinti átlagos részecskeméret átmérőit a 2. táblázat mutatja be. A 
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CTAB és CTAB+NaCl, valamint az NaDS és NaDS+NaCl részecskeméret értéke közel 

azonos azzal, amikor a felületaktív anyag csak vízben oldódott NaCl nélkül. Az anionos 

felületaktív anyagok, azaz a Supragil+NaCl és NaDS+NaCl minták esetében az átlagos 

részecskeméret 10 μm alatti volt, hasonlóan a sós vízhez (NaCl). 

 

2. táblázat: Talajkivonatok térfogat szerinti jellemző részecskemérete a homoktalaj 

hidrogénperoxidos kezelése elött (Kivonat 1) és után (Kivonat 2) 

 
Talajkivonat jellemző részecskemérete (µm) 

Oldat  Kivonat 1 (D1) szórás Kivonat 2 (D2) szórás 

Víz 37,4 4,7 0,6 0,0 

NaCl (0,1 mol/L) 8,9 0,8 3,9 1,8 

Supragil (0,1g/L) 31,6 0,3 3,8 0,0 

Supragil (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) 3,9 0,4 38,1 4,1 

CTAB (0,1g/L) 23,1 2,3 10,3 2,0 

CTAB (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) 15,9 0,1 27,6 3,3 

NaDS (0,1g/L) 14,4 4,6 12,0 0,3 

NaDS (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) 9,1 0,2 68,1 0,8 

CaCl2 (0,01 mol/L) 14,5 3,1 63,9 8,2 

NaDS (0,1g/L) + CaCl2 (0,01 mol/L) 4,0 1,3 82,1 1,3 

 

Az anionos tenzidek tehát a NaCl-hoz hasonló hatást eredményeztek, amit az is 

alátámaszt, hogy a részecskeméret eloszlás maximuma 3 m-nél található, míg a kationos 

CTAB esetében a maximum ennél nagyobb értéknél jelentkezik. Ez arra utal, hogy a kationos 

tenzid és a talajkomponensek (humuszanyagok, agyagásványok) disszociáló, negatív töltésű 

csoportjai lépnek egymással kölcsönhatásba, ami pl. humuszanyag esetén stabilabb 

asszociátumokhoz vezet, így az aggregátumok kisebb mértékben esnek szét. Tehát a CTAB 

használatakor nemcsak az előbb említett apoláris-apoláris, hanem az ennél erősebb 

elektrosztatikus kölcsönhatás is érvényesül (pl. CTAB-HS ionpárok képződnek). 

Ezek a folyamatok befolyásolhatják az anyagtranszportot a talajban, ami érintheti a 

talajrészecskéken adszorbeálódott nehezen oldódó szennyezőanyagokat is.  

A bemutatott részecskeméret eloszlás görbék 3-3 párhuzamos mérés eredményéből 

származó átlagolt görbék, amelyek. súlyozott reziduálja 0,3-3,1% között változott, átlagosan 

0,96% volt. 
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7. ábra: Homoktalaj kivonatok – Kivonat 1 minták –  részecskeméret eloszlása tenzidek és NaCl 

jelenlétében 

 

A Kivonat 2 minták esetében a szerves anyagokat eltávolítottam a homokról a szerves 

anyagnak a talajrészecskék immobilizációjára gyakorolt hatásának vizsgálata céljából (8. 

ábra). Tenzidek hatására elméletileg a szerves alkotók mellett egyes szervetlen alkotók is 

diszpergálódhattak volna, ezért a kísérletek egy részénél eltávolítottam a szerves anyagokat, 

hogy elkülöníthető legyen a humuszanyagokra gyakorolt hatás a szervetlen anyagokra 

gyakorolt hatástól. A talaj felülete negatív töltésű, amelynek oka egyrészt az agyagásványok 

esetében az izomorf szubsztitúció (állandó töltés), másrészt az agyagásványok, oxidok (Fe-, 

Al-oxidok) törésfelületein és az éleken lévő SiOH, AlOH, FeOH-csoportok disszociációja 

(pH-függő töltés). Ebből következik, hogy a felületaktív anyagok hidrofil (fej) része 

elektrosztatikus kölcsönhatásba kerül ezekkel a kolloidális méretű alkotókkal. Az anionos 

tenzidek és ezek a szervetlen komponensek taszítják egymást, amelynek következménye a 

diszpergálás. Az elektrolit alkalmazásának célja az ionerősség növelése, ami az 

asszociátumok képződését, így a koagulációt segíti elő. A felületaktív anyag ionos része és az 

agyagásványok disszociábilis hidroxilcsoportjai taszíthatják egymást, így a tenzidek a 

diszpergálást segítik elő, míg elektrolit jelenlétében a tenzidek apoláris részei jobban 

összetapadnak. Másrészt az agyagásványokon a kationmegkötés révén változik a töltés, így a 

tenzidek anionos része jobban elősegítheti az asszociátum képződést, ezáltal a nagyobb 

részecskék kialakulását. 

A szerves anyagok eltávolítása után az elektrolit nélküli kezelés nagyon különböző 

részecskeméret eloszlást eredményezett a különböző kivonatokban (Víz, Supragil, CTAB és 

NaDS), és elektrolit jelenlétében, a részecskeméret eloszlások pedig jelentősen megváltoztak 
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a szerves anyagokat tartalmazó kivonatokhoz (Kivonat 1-hez) képest. A Kivonat 2 sorozatban 

a Víz, NaCl, Supragil, CTAB és NaDS minták esetében a részecskeméret (2. táblázat) a 

szerves anyag eltávolítása után csökkent és eltolódás történt a kisebb méretek és szűkebb 

méreteloszlások felé (8. ábra). Ha a víz tartalmazott az elektrolit (NaCl) mellett felületaktív 

anyagokat, akkor a nagyobb részecskék aránya növekedett, a jellemző részecskeméret 

növekvő tendenciát mutatott az 1-es és 2-es kivonatokban a Supragil+NaCl, a CTAB+NaCl és 

a NaDS+NaCl minták esetén (2. táblázat). A részecskeméret növekedése figyelemre méltó 

volt anionos felületaktív anyagok jelenlétében, azaz a Supragil+NaCl és a NaDS+NaCl 

talajkivonatokban. Amikor eltávolítottam a szerves anyagokat a homoktalajból, a felületaktív 

anyagok és a NaCl kombinációja hasonló eredményt adott, mint a Kivonat 1 vízzel készített 

mintája, ahol aggregátumok találhatóak a 10-100 m-es tartományban. Szerves anyag 

hiányában a vizsgált felületaktív anyag és a só együtt az asszociátumok képződését 

(flokkuláció) segítette elő, nem pedig a diszpergálódást. A kísérletek azt mutatták, hogy 

mindkét felületaktív anyag és a NaCl elősegíti a kisebb szervetlen részecskék 

diszpergálódását, azonban együttesen alkalmazva őket már megszűnik ez a hatás. 
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8. ábra: Részecskeméret eloszlás adatok összehasonlítása az eredeti (Kivonat 1) és a szerves anyag 

mentes (Kivonat 2) mintákon 
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A kísérlet tehát azt igazolja, hogy mind a felületaktív anyagok, mind pedig a NaCl 

(melynek hatása ioncserével kapcsolatos) önmagában is elősegíti a kisebb szervetlen 

részecskék diszpergálódását. A részecskeméret eloszlás eredmények szerint a kolloid 

részecskék jobban diszpergálódnak a tenzideket tartalmazó kivonatokban, mint azokban, 

amelyekben ezek az anyagok nincsenek jelen, azonban az ionerősség befolyásolja a 

folyamatot. Ezen mérések azt bizonyítják, hogy a felületaktív anyagok elősegítették a 

humuszanyagok peptizációját. Ez a folyamat befolyásolhatja az anyagtranszportot a talajban, 

beleértve a talajrészecskéken adszorbeálódott nehezen oldódó szennyezőanyagokat is. A 

humuszanyagok hiányában a vizsgált felületaktív anyagok az asszociátumok képződését 

segítették elő, nem pedig a diszpergálódást, és a tenzidek asszociátum képző hatása erősebb 

volt elektrolit jelenlétében, mint anélkül (l.: 8. ábra). 

 

5.1.2 NaDS adszorpciója homoktalajon 

 

Mivel a nátrium-dodecil-szulfát (NaDS) hatása határozottan érvényesült a talaj 

részecskeméret eloszlásának tanulmányozásakor, ezt az anionos tenzidet választottam ki 

további vizsgálataim céljából.  

A sztatikus egyensúlyi kísérletek során a CaCl2 oldatban jelenlévő NaDS homoktalajon 

L-típusú háromlépcsős izotermát eredményezett (9. ábra, Adszorpció), azaz az adszorpció 

három lépcsőben zajlik [79]. Az első lépcső hidrofób kölcsönhatás eredménye az oldott anyag 

szénhidrogén láncai és az adszorbens hidrofób felülete (kvarc sziloxán részei) között, melyek 

hidrofób kötőhelyek [199, 200], míg a második réteg valószínűleg a már adszorbeálódott 

molekulák és az oldott anyag kölcsönhatása révén alakul ki [105], így többrétegű adszorpció 

alakul ki. Az L-típusú izoterma azt jelzi, hogy az oldott anyag és a vízmolekulák nem 

versengenek egymással az aktív helyekért [100]. 

Az adszorpciós egyensúly kialakulása után nyert kivonatok részecskeméret eloszlását is 

vizsgáltam lézerdiffrakciós módszerrel (9. ábra, d(0.5)), amelyet együtt ábrázoltam az 

adszorpciós izotermával. A minták nagyobb arányban tartalmaztak nagyméretű részecskéket a 

NaDS koncentráció növekedésével.  

Az adszorpció során új réteg kezd el feltöltődni a felületen, továbbá könnyebben 

képződnek aggregátumok, ami nagyobb részecskéket eredményez. Minden réteg új felületet 

hoz létre eltérő polaritással, töltéssel. Az aktuálisan töltődő felület tulajdonságaitól függően a 

részecskék taszíthatják egymást vagy aggregátumokat képezhetnek. Ezekben a kísérletekben 
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az utóbbi aggregációs folyamat zajlott le, ami egy új hidrofób felület megjelenésével 

magyarázható.  

Az adszorpciós izotermát és a részecskeméret eredményeket (9. ábra, 3. táblázat) 

összehasonlítva megállapítható, hogy hasonló koncentráció értéknél nagyon jelentős változás 

történik mind az adszorpciós izotermában, mind a részecskeméret eloszlásban. 
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9. ábra: A fajlagos adszorbeált NaDS mennyiség (homoktalajon 0,01mol/L CaCl2 közegben) és a jellemző 

részecskeméret (d(0,5)) változása az egyensúlyi koncentráció függvényében 

 

A 3. táblázat a NaDS kezdeti (alkalmazott) és egyensúlyi (mért) koncentrációját 

mutatja, amely az adszorpció mechanizmusának értelmezésében nyújt segítséget. A fajlagosan 

adszorbeált mennyiség szórása 0,025 mg/g volt, a legnagyobb szórás pedig 0,056 mg/g. 
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3. táblázat: Kezdeti (c0), egyensúlyi (c) koncentrációk és a fajlagos adszorbeált NaDS homoktalajon 

0,01mol/L CaCl2 közegben 

c0 (mg/L) c (mg/L) q (mg/g) q szórás (mg/g) 

0 0,000 0,000 0,000 

10 0,722 0,079 0,009 

25 1,443 0,219 0,005 

50 11,544 0,357 0,007 

75 24,531 0,469 0,019 

100 32,708 0,625 0,056 

250 42,809 1,924 0,028 

500 273,502 2,103 0,037 

750 348,633 3,727 0,050 

1000 363,374 5,912 0,065 

 

A homoktalajon a 0,01 mol/L CaCl2 közegben kivitelezett sztatikus egyensúlyi kísérlet 

során megfigyelhető, hogy a NaDS fajlagosan adszorbeált mennyisége hirtelen megnőtt 100 

mg/L kiindulási koncentráció (c0)  felett, és ugyanennél a (c0) koncentrációnál a 

részecskeméret is szignifikánsan növekedett. Ez az érték a 32,7 mg/L egyensúlyi 

koncentrációnak felel meg, ahol inflexiós pontja van az illesztett adszorpciós izotermának a 

számított b2 határkoncentráció pedig 36,8 mg/L, ahol a második lépcső kezd kialakulni. 

Amikor az egyensúlyi koncentráció eléri a 324 mg/L értéket (b3), egy újabb meredek lépcső 

jelenik meg, amely felett a részecskeméret további növekedése figyelhető meg. Az illesztés 

során kapott izoterma paramétereit a 4. táblázatban foglalom össze. 

 

4. táblázat: A NaDS izoterma (homoktalajon 0,01 mol/L CaCl2 közegben) paraméterei 

Paraméter Érték 

q1 (mg/g) 1,993 

K1 (L/mg)
n

1 0,00004 

n1 2,837 

b1 (mg/L) 0 

q2 0,245 

K2 (L/mg)
n

2 1,219 

n2 51,58 

b2 (mg/L) 36,76 

q3 (mg/g) 3,96 

K3 (L/mg)
n

3 1,15E-11 

n3 7,69 

b3 (mg/L) 323,93 
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A NaDS vizes oldatokban mért c.m.c. értéke 2,394 g/L [201], ami lényegesen nagyobb 

a 100 mg/L-es kiindulási koncentráció értéknél, ahol a hirtelen változásokat tapasztaltam (ld. 

3. táblázat). 

Rodriguez és mtsai szerint [202], hogyha a NaDS oldatban Ca
2+

 ionok vannak jelen, 

akkor azok  olyan aggregátumok képeződését segítik elő, amelyek csapadék kiválásához 

vezethetnek (10. ábra). Ekkor a Ca
2+

 ionok kötődnek az anionos fejhez, azonban a két pozitív 

töltés révén két monomert tudnak összekötni, amelyek egy másik, ugyanilyen egységgel 

kapcsolódhatnak az apoláris részeken keresztül. Ez a folyamat az adott körülmények között 

jellemző c.m.c. felett bekapcsolódik a micellaképződés egyensúlyába, így a 

micellaképződéshez hasonlóan csökkentheti a mononmerek számát, amely ekkor már nem 

növekszik a növekvő tenzid koncentrációval [202]. A c.m.c. meghatározásának is ez az alapja. 

A kisebb koncentrációknál is meginduló csapadékképződés révén, még a micellaképződés 

megindulása előtt, a c.m.c.-nél kisebb koncentrációnál is viselkedhet úgy az oldat, mintha a 

c.m.c. közelében lenne.  

 

10. ábra: Ca
2+

 ionok és anionos tenzid monomerek által képzett csapadék [202] 

 

A fentiek alapján arra következtethetünk, hogy a CaCl2 tartalmú oldatban a 100 mg/L 

NaDS kiindulási koncentráció értéknél  a folyadékfázisban kialakuló, majd onnan távozó, 

részben kalcium-tartalmú asszociátumok (10. ábra) könnyen adszorbeálódhatnak a 

homoktalajon. Az első rétegben hidrofób kölcsönhatással adszorbeálódott tenzidmolekulák az 

oldat felé anionos, „fej” részükkel fordulnak, amelyhez az oldatban kialakult asszociátumok, 

kialakuló micellák Ca
2+

-hídon keresztül kapcsolódnak, így hidrofób felület alakul ki (második 
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réteg). A NaDS koncentráció növelésével ehhez az újonnan kialakult (döntően) apoláris 

felülethez apoláris részükkel további, nagyobb méretű asszociátumok, kialakuló micellák is 

kapcsolódhatnak hidrofób kölcsönhatás révén. Ez a folyamat 324 mg/L egyensúlyi 

határkoncentrációnál (b3) indul meg, ahol az izoterma harmadik lépcsője kezd kialakulni. A 

folyadék fázisban megjelenő nagy átmérőjű részecskék megjelenése miatt nem zárható ki 

csapadék képződése sem. 

 

5.1.3 Homoktalaj kivonatok jellemzése zéta-potenciál meghatározásával 

 

A vizsgált homoktalaj kivonatokban a felületaktív anyagok jelenléte befolyásolja a 

rendszer kolloidstabilitását, ami a zéta-potenciál meghatározásával követhető. Hogyha a 

NaDS-tartalmú kivonatok esetében a zéta-potenciál eredményeket összevetjük az adszorpciót 

követő részecskeméret eloszlás meghatározás eredményeivel és magával az adszorpciós 

izotermával (9. ábra), akkor jól látható, hogy 100 mg/L koncentrációnál a kivonat zéta-

potenciálja eléri a stabilitási-instabilitási határt (5. táblázat). A 0,01 mol/L CaCl2 oldatban 

végrehajtott adszorpciós kísérletek során bebizonyosodott, hogy ezt a kiindulási koncentrációt 

alkalmazva új adszorpciós lépcső, új felület kezd kialakulni. A vizsgált kolloid oldat 1000 

mg/L NaDS koncentráció értéknél stabilizálódott, azonban a rendszerből a membrán szűrés 

eltávolította a legnagyobb méretű részecskéket (vö. 9. ábra, szűrőpapíron végzett szűrés), így 

a szűrletben negatív töltésű micellák és monomerek maradtak, amelyek taszítják egymást. 

  

5. táblázat: Különböző koncentrációjú NaDS oldatokkal (0,01 mol/L CaCl2 közegben, pH=5,88) készített 

homoktalaj kivonatok zéta-potenciál értéke (átlagos szórás: 2,6 mV, legnagyobb szórás 3,4 mV) 

c0 (NaDS) mg/L Zéta-potenciál (mV) 

0,1 -20,8 

1,0 -19,5 

100 -22,7 

1000 -46,6 

 

Az 11. ábra szemlélteti a különböző koncentrációjú NaDS oldatokkal készített 

homoktalaj kivonatok részecskeméret eloszlását 0,01 mol/L CaCl2 közegben, szűrőpapíros 

szűrést követően (vö. 9. ábra). 
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11. ábra: Különböző koncentrációjú NaDS oldatokkal készített homoktalaj kivonatok részecskeméret 

eloszlása 0,01 mol/L CaCl2 közegben 

 

Mivel a zéta-potenciál (ζ) értékes információkat szolgáltat a kolloid rendszer 

stabilitására vonatkozóan, ebben az aspektusban tanulmányoztam a többi oldattal készített, 

peroxiddal kezelt és kezeletlen talajkivonatokat. Megállapítható volt, hogy ezek az 

extraktumok többnyire instabilak (6. táblázat). A legkisebb stabilitást a kezeletlen 

kivonatoknál kaptam, amikor a NaCl-t önmagában használtam a kivonat készítéséhez. 

Figyelembe véve a felületaktív anyagot tartalmazó mintákat, látható, hogy elektrolitok 

jelenlétében a rendszer instabilitása nagyon hasonlít a tiszta vízzel készített kivonatéhoz (a 

Kivonat 1 adatokban csökkenő tendencia figyelhető meg, de a szórás 0,99 és 3,80 között 

volt). A nagy ionerősség ülepedést okozhat a humuszanyag tartalmú rendszerben [203] az 

alkalmazott felületaktív anyag koncentrációnál. A NaDS tartalmú kivonat a legnagyobb 

stabilitást eredményezte a többi oldathoz képest. A peroxiddal kezelt Kivonat 2 minták 

esetében a zéta-potenciál abszolút értékben csökkent (instabilabbá  vált) a Kivonat 1 

mintákhoz képest, és különösen a NaDS tartalmú mintákban szignifikáns a változás. A 

Kivonat 1 és Kivonat 2 minták között előjelpróba és Wilcoxon-féle előjeles rangpróba alapján 

is szignifikáns a különbség. 
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6. táblázat: Homoktalaj kivonatok (a hidrogénperoxidos kezelése elött (Kivonat 1) és után (Kivonat 2)) 

zéta-potenciál értékei (átlagos szórás: 2,9 mV, legnagyobb szórás 4,1 mV). pH=5,88 

 Zéta-potenciál (mV) 

Alkalmazott oldat Kivonat 1 Kivonat 2 

Víz -16,6 -15,9 

NaCl (0,1 mol/L) -9,37 -6,2 

Supragil (0,1g/L) -18,2 -13,4 

Supragil (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) -15,4 -8,2 

CTAB  (0,1g/L) -12,2 -11,1 

CTAB  (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) -11,2 -8,81 

NaDS  (0,1g/L) -23,7 -13,6 

NaDS  (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) -16,5 -5,63 

CaCl2 (0,01 mol/L) -13,2 -12,3 

NaDS  (0,1g/L) + CaCl2 (0,01 mol/L) -22,7 -6,81 
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5.1.4 Homoktalaj kivonatok jellemzése UV-VIS spektrofotometriával 

 

Ismert, hogy a humuszanyagok jelen vannak a talajoldatban, így a talajvízben és más 

ivóvízforrásban (pl. felszíni víz) is, ami megnehezíti a nyersvíz tisztítását, hiszen a klórozás 

révén rákkeltő anyagok keletkezhetnek belőlük. Emiatt fontosnak tartottam, hogy az általam 

készített homoktalaj kivonatokat ilyen szempontból is megvizsgáljam, hiszen azok pl. a 

fentiekben tárgyalt  peptizáció révén is oldatba kerülhetnek. Mint ahogy arról az irodalmi 

összefoglalóban írtam, az A253/A203 értékek meghatározása UV-VIS spektrofotometria 

segítségével információt szolgáltat a rákkeltő, ún. THM típusú anyagok képződésének 

valószínűségéről [57], ezért a különböző homoktalaj kivonatokkal elvégeztem az ehhez 

szükséges méréseket (ld. 7. táblázat). 

Az A253/A203 eredmények alapján a Supragil WP oldotta ki legnagyobb mennyiségben a 

klórozható humuszanyagokat a homoktalajból, és emellett a NaDS és a NaCl is kifejezetten 

eredményes volt ebben. Kimutatható, hogy THM képződés szempontjából az anionos 

tenzidek (NaDS, Supragil WP) veszélyesebbek, mint a kationos tenzid. A Supragil WP a 

leginkább problémás, amit a NaDS követ, míg a CTAB-nak van a legkisebb hatása közülük.  

A 254 nm-en mért UV abszorbancia értékek alapján a desztillált víz oldotta ki a 

legnagyobb mennyiségben a humuszanyagokat. Igen jelentős mennyiségű szerves anyag 

oldódott ki a NaDS és a Supragil WP jelenlétében. Ezzel szemben a NaCl, valamint a 

tenzidek só jelenlétében kevésbé gyakoroltak ilyen hatást. 

 

7. táblázat: Homoktalaj kivonatok UV abszorbanciája 254 nm-en és az A253/A203 arány. pH=5,88 

Alkalmazott oldat A253/A203 A254 A254 szórás 

Víz 0,081 2,530 0,0117 

NaCl (0,1 mol/L) 0,113 0,419 0,0001 

Supragil (0,1g/L) 0,119 1,778 0,0104 

Supragil (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) 0,093 1,060 0,0112 

CTAB  (0,1g/L) 0,059 0,453 0,0119 

CTAB  (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) 0,018 0,236 0,0117 

NaDS  (0,1g/L) 0,112 1,324 0,0114 

NaDS  (0,1g/L) + NaCl (0,1 mol/L) 0,065 0,287 0,0116 

CaCl2 (0,01 mol/L) 0,025 0,233 0,0116 

NaDS  (0,1g/L) + CaCl2 (0,01 mol/L) 0,143 0,322 0,0113 
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5.2. Humuszanyagok eltávolítása aktív szenes adszorpcióval 
 

Eredményeim arra mutatnak rá, hogy a kivonat készítésére használt oldat összetételétől 

függő mértékben, de gyakorlatilag mindig számolnunk kell a HS kioldódásával. Ez azt jelenti, 

hogy hasonló természetes rendszerből származó nyersvíz, akárcsak a környezetbe 

visszajuttatásra kerülő szennyezett víz (pl. felszíni befogadó) esetében is gondoskodnunk kell 

a HS eltávolításáról. Így kifejezetten fontosnak tartottam a homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok és modell humuszanyagok (fulvosav, huminsav sója) vízből történő 

eltávolításának vizsgálatát granulált aktív szenes (GAC) adszorpcióval, valamint ezen kívül 

egy kombinált módszerrel, - amelyben a GAC mellett mikrobiológiai lebontás is történik - az 

ún. Effektív Mikroorganizmusokkal [173]. A homoktalajból kioldódó humuszanyagok, 

valamint a nátrium-humát és a fulvosav eltávolíthatóságának eredményeit a következő 

fejezetekben ismertetem. 

 

5.2.1 Homoktalajból kioldódott humuszanyagok adszorpciója granulált 
aktív szénen 

 

A különböző homoktalaj kivonatokat granulált aktív szénen adszorbeáltattam.  A 

kezelés előtti és utáni UV abszorbancia értékek (254 nm), - amelyek az oldatban maradó 

humuszanyagokra utalnak -, a 12. ábrán láthatóak. Az aktív szén mindegyik esetben rendkívül 

eredményesnek bizonyult a humuszanyagok eltávolításában. Hatékonysága a homoktalajból 

kioldható HS esetében 60-91 % között változott, ami átlagosan 80 %-ot jelent. A NaCl 

jelenléte nem befolyásolta szignifikánsan a HS eltávolítás eredményességét, sokkal inkább a 

felületaktív anyag volt erre hatással. A legjobb hatékonyságot a Supragil WP-t tartalmazó 

mintákban, a legrosszabbat a CTAB-ot tartalmazó mintákban mértem. 
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12. ábra: Homoktalaj extraktumok szűrőpapírral végzett szűrése utáni abszorbanciája aktív szén (GAC) 

adszorpció előtt és után  
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5.2.2 Fulvosav és nátrium-humát adszorpciója granulált aktív szénen 

 

A humuszanyagok aktív szénen történő adszorpciójának pH függését pufferelt 

rendszerben vizsgáltam (0,01 M foszfát-pufferben). Az eredményeket szemlélteti a 13. és a 

14. ábra. A fulvosav  pH=7 és pH=8 esetén S-típusú izotermát eredményezett, ami kis 

affinitást jelez az oldott anyag és az adszorbens között. Kisebb pH értékeken a kapott L-típusú 

izoterma erősebb kölcsönhatásra utal az adszorpció során, ami leginkább pH=5 értéknél 

kifejezett. A fulvosav viszonylag kisméretű molekula, ami az aktív szénen nagy 

hatékonysággal adszorbeálódik. (13. ábra) 

A huminsav alacsony pH értékeken oldhatatlan, de a környezeti körülményektől 

függően oldódhat. A nátrium-humáttal (HANa), a huminsav oldható sójával végeztem a 

kísérleteket, ezért a fulvosavnál kisebb affinitás mutatkozott a HANa és az aktív szén felülete 

között, hiszen S-típusú izotermát eredményezett minden vizsgált pH értéken (14. ábra). 

Ugyanakkor a fajlagosan adszorbeálódott mennyiség mindegyik esetben nagyon hasonló volt 

a fulvosav esetében tapasztaltakhoz. 
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13. ábra: Fulvosav adszorpciós izotermái aktív szénen 



74 

 

0 5 10 15 20

0,0

0,5

1,0

1,5

2,0

F
a
jla

g
o
s
 a

d
s
z
o
rb

e
á
lt
 m

e
n
n
y
is

é
g
 m

g
/g

Egyensúlyi koncentráció mg/L

Nátrium-humát

 pH=5

 pH=6

 pH=7

 pH=8

 

14. ábra: Nátrium-humát adszorpciós izotermái aktív szénen 

 

Az adszorpciós kísérletek során a fulvosav és a nátrium-humát fajlagos adszorbeált 

mennyiségének szórása átlagosan 0,0023 mg/g, a legnagyobb szórás 0,0100 mg/g. Az 

izotermákon az egyes pontok szórásait nem ábrázoltam, mert azok mértéke és az y tengely 

skálája közti nagyságrendi eltérés miatt az ábrán nem lennének láthatóak. Az illesztéshez 

használt 3. egyenlet paramétereinek izotermaillesztés során kapott értékeit az 8. táblázatban 

foglalom össze, ahol qi adszorpciós kapacitás, Ki az egyensúlyi állandó, bi a határkoncentráció 

és ni az átlagos asszociációfok a görbe i-edik lépcsőjére vonatkoztatva. 

 

8. táblázat: A fulvosav és Na-humát izotermák illesztés során kapott paraméterei 

 Fulvosav Nátrium-humát 

pH 5 6 7 8 5 6 7 8 

q1 (mg/g) 0,254 0,0247 2,788 2,175 5,802 5,768 2,612 0,695 

K1 (L/mg)n
1 0,0915 0,777 5,004E-6 0,0146 0,00118 0,00005 9,2581E-6 0,00003 

n1 0,793 2,215 3,488 2,184 1,235 2,433 3,753 9,792 

b1 (mg/L) 1,00000 1,00000 124,789 104,671 2,41261 4,884 144,073 63,380 

q2 (mg/g) 0,0154 0,564 1,290 0,436 0,00781 2,083 1,098 0,923 

K2 (L/mg)n
2 1,268 0,0233 0,0205 0,0221 8,68E-09 0,0255 0,0928 0,0312 

n2 0,384 1,016 1,781 12,547 16,086 1,731 1,560 2,048 

b2 (mg/L) 1,544 0,574 2,023 17,448 5,06E-06 1,541 3,911 6,101 

R2 0,999 0,999 0,985 0,999 0,999 0,992 0,999 0,997 
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Az adszorpció pH-függése nem igazán figyelhető meg, ami az aktív szén apoláris 

jellegéből adódhat. A megkötődés hidrofób kölcsönhatások következménye, ami az amfifil 

humuszmolekulák apoláris részeihez köthető. A két humuszanyagot összehasonlítva azonban 

az látható, hogy a pH a polárisabb fulvosav esetében kifejezettebben befolyásolta az 

adszorpciót, mint a nátrium-humát esetében, amit az is mutat, hogy a fulvosav izotermáira 

kapott, a második lépcső (második réteg kialakulásának) kezdetét jelentő határkoncentráció 

(b2) értékek nagyobb intervallumban mozognak, mint a nátrium-humát b2 értékei. A nátrium-

humát 8-as pH-n kapott izotermájának egy szakaszán, 3-6 mg/L egyensúlyi koncentráció 

környékén eltérő a görbe lefutása a többi vizsgált pH értéken tapasztaltakhoz  képest. Ennek 

oka az lehet, hogy a hidroxilcsoportok kapcsolódhatnak az aktív szén felületéhez az 

oxigénatomon keresztül [108], és már nem csak az apoláris szénfelülethez, hanem a 

helyenként pozitív töltésfelületet kialakító hidrogénionokhoz is kapcsolódhatnak a 

humátmolekulák a disszociált karboxil-csoportokon keresztül. Emiatt az izoterma ezen 

szakaszán nagyobb a fajlagosan adszorbeált mennyiség, mint a többi vizsgált pH értéken.  

A kolloid oldatok stabilitása – amelyre a zéta-potenciál alapján lehet következtetni – 

általában befolyásolja az oldott anyagok eltávolítását, ami a folyamat során változhat is. Ezért 

meghatároztam a nátrium-humát és fulvosav oldatok zéta-potenciálját aktív szenes adszorpció 

előtt és után, amelyet a 9. táblázat szemléltet. A vizsgált fulvosav és nátrium-humát oldatok 

stabilitása nem mutat egyértelmű összefüggést az aktív szenes adszorpció hatékonyságával, és 

a zéta-potenciál nem befolyásolta az izotermák típusát (L vagy S-típus) sem. Emellett az aktív 

szenes adszorpció az oldatok zéta-potenciálján szignifikánsan nem változtatott.  

 

9. táblázat: Humuszanyagok zéta-potenciálja különböző pH-értékeken aktív szénen bekövetkező 

adszorpció előtt és után 

  Zéta-potenciál (mV) 

 
Fulvosav Na-humát 

 

kiindulási oldat GAC után kiindulási oldat GAC után 

pH átlag szórás átlag szórás átlag szórás átlag szórás 

8 -24,5 0,306 -31 0,153 -31,2 0,404 -30,7 0,500 

7 -12,3 0,115 -25,7 0,458 -29,9 1,856 -30,2 0,961 

6 -7,7 1,584 -23,2 0,473 -28,4 1,650 -29,2 0,709 

5 -20,4 3,041 -30 0,961 -31,3 1,097 -28,8 0,802 
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5.3 Humuszanyagok EM-mel történő lebonthatósága 
 

5.3.1 A humuszanyagok mennyiségének változása az összes szerves 

széntartalom és az UV-VIS abszorbancia alapján 

 

Az „Effektív Mikroorganizmusok” egy része lakkázt termel, ezért feltehetően hatást 

gyakorolnak az oldott szerves anyagokra és elősegíthetik a humuszanyagok lebontását is, 

ezért volt érdekes a humuszanyagok EM-mel történő lebonthatóságának vizsgálata. Mivel a 

humuszanyagok változatos, különböző szerkezetű polimerek, koncentrációjuk meghatározása 

nem egyszerű feladat. Ezért mennyiségük alakulását analitikailag a TOC és a 254 nm-en mért 

UV abszorbanica mérésével követtem a kísérletek során 1 és 7 nap elteltével (15-16. ábra). 

A humuszanyagok lebomlása az EM mikroorganizmus keverékkel kifejezetten hatékony 

volt. A legszignifikánsabb hatás a fulvosav és az egyik homoktalaj kivonat membránszűrt 

mintájánál volt tapasztalható. A kolloid mérettartomány határa 500 nm (Buzágh szerint [16]), 

így a homoktalaj kivonatok esetében a 0,45 µm-es membránszűréssel a kolloid 

mérettartományt tudtam vizsgálni. A fulvosav egy hét alatt teljesen elbomlott, míg a nátrium-

humát mennyisége alig változott a kísérleti időtartam alatt. Amikor a talajból kioldott szerves 

anyagokhoz adtam a mikroorganizmusokat a membránszűrés után, akkor a szervesanyag-

tartalom igen gyorsan csökkent a mintában. Néhány eseben a TOC (15. ábra) és UV 

abszorbancia (16. ábra) tendenciáiban különbség mutatkozott, aminek az oka, hogy különböző 

folyamatok zajlanak eltérő sebességgel, miközben különböző bomlástermékek keletkeznek. 

Először a nem aromás csoportok kezdenek bomlani, mivel ezek jellemzően sokkal 

könnyebben hozzáférhetőek a baktériumok számára, majd ezeket követi a nehezebben 

hozzáférhető aromás csoportok lebontása. 
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15. ábra: A TOC változása a bomláskísérlet során 
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16. ábra: Az UV abszorbancia (254 nm) változása a bomláskísérlet során 
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Jelmagyarázat a fenti két ábrához: 

 FS+B:  0,1 g/L fulvosav foszfát-pufferben + EM 

 HS+B:  0,1 g/L Na-humát foszfát-pufferben + EM 

 H+PB m: EM-t tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok 0,45 m pórusméretű membránnal szűrt oldata 

 HPm+B: Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok  

0,45 m pórusméretű membránnal szűrt oldatának 50 mL-e + 0,5 mL EM 

 H+PB t: EM-t tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok bomlásának vizsgálata a lombikból (a szilárd fázis fölül) 

időnként (1 nap, 1 hét) vett mintában membránszűrés után.  

 H+PB p: EM-t tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok szűrőpapírral szűrt oldata 

 HPp+B:  Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok 

szűrőpapírral szűrt oldatának 50 mL-e + 0,5 mL EM 

 P+ B:   Foszfát-puffer EM hozzáadásával 

 HPm T vak:  Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó 

humuszanyagok, (EM nélkül) a talaj fölött levő oldatból időközönként vett 

minta. 

 

A kontrolloldatok többségében (FS vak, HS vak, HT vak, HTm vak, lásd a 4.2.4. 

fejezetet) egy hét alatt mért változások elhanyagolható mértékűek voltak, kivéve a HPmT 

vakot, ahol a TOC és az UV abszorbancia is növekedett a 7. napra a foszfát kioldó hatásának 

köszönhetően. 

Az EM készítményt tartalmazó 0,1 g/L fulvosavat tartalmazó (pH=7) foszfát-puffer 

(FS+B) esetén a TOC eleinte növekedett, majd csökkent, ennek alapján a fulvosav egy hét 

alatt végül szinte teljesen elbomlott. Az UV-VIS mérések alapján viszont a fulvosav 

koncentráció alig változott. 

Mikroorganizmusokat tartalmazó 0,1 g/L
 
nátrium-humátot tartalmazó (pH=7) foszfát-

pufferben (HS+B) a huminsav nátriumsójának koncentrációja alig változott, azonban a 

baktériumok jelenlétében a TOC érték átmeneti emelkedés után kis csökkenést mutatott, nem 

úgy, mint a baktériumokat nem tartalmazó vak oldatban, ahol enyhén növekedett. Az UV-VIS 

mérések alapján a nátrium-humát koncentráció alig változott. 
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Az UV-VIS mérés során a 254 nm-nél mutatkozó abszorbancia-növekedés nem 

rendelhető a fulvosav vagy a nátrium-humát koncentráció növekedéséhez, hanem arra kell 

gondolnunk, hogy a keletkező bomlástermékek azonos hullámhosszon nagyobb 

fényelnyeléssel rendelkeznek, mint a kiindulási humuszanyagok, ezért emelkedik az 

abszorbancia értéke. 

Amikor az EM-et tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok bomlását vizsgáltam, a lombikból (a szilárd fázis fölül) időnként (1 nap, 1 

hét) vett mintában 0,45 m pórusméretű membránszűrést követően (H+PB t), UV-VIS 

spektrofotometriás mérés alapján már egy nap után jelentős csökkenést tapasztaltam a 

humuszanyagok mennyiségében, azonban később az abszorbancia jelentősen megemelkedik. 

Ez vagy a baktériumok humuszanyagokat kioldó tevékenységének, vagy a keletkező 

bomlástermékek növekvő elnyelésének tulajdonítható. 

Mikroorganizmus készítményt tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból 

kioldódó humuszanyagok membránnal szűrt oldata (H+PB m) esetén a bakteriális bontás 

kifejezetten hatékonynak mondható a TOC érték jelentős csökkenése alapján. A 

humuszanyagok ekkor lényegében teljesen elbomlottak. Az UV-VIS mérések szerint már az 

első napon jelentős fogyás tapasztalható, s a humuszanyagok mennyisége egy hét alatt tovább 

csökken.  

Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok membránnal szűrt 

oldatának 50 mL-ét és 0,5 mL EM-t tartalmazó szuszpenzióban (HPm+B) is már egy nap után 

jelentős TOC csökkenést tapasztaltam a humuszanyagok mennyiségében, ami egy hét alatt 

tovább csökken. A humuszanyagok itt is lényegében teljesen elbomlottak. Az UV 

abszorbanciában 1 nap enyhe emelkedés után következik be a jelentős csökkenés. Eleinte az 

EM a humuszanyagok nem aromás, alifás csoportjait kezdi bontani [185], majd ezt követi az 

aromások bontása [191].  

Homoktalajból foszfát-puffer hatására kioldódó humuszanyagok szűrőpapírral szűrt 

oldatának 50 mL-ét és 0,5 mL mikroorganizmus készítményt tartalmazó szuszpenziójában 

(HPp+B, ld.: kísérleti rész) a humuszanyagok már egy nap alatt elbomlottak, mivel a TOC 

jelentősen lecsökkent, ami a további egy hét alatt lényegesen nem változott. Az UV mérések 

alapján is gyors csökkenés tapasztalható.  

Mikroorganizmus készítményt tartalmazó foszfát-puffer hatására homoktalajból 

kioldódó humuszanyagok szűrőpapírral szűrt oldatának (H+PBp) TOC értéke eleinte 

növekedett, majd lényegesen lecsökkent az eredetinek körülbelül egyharmad részére. A 
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humuszanyagok egy hét alatt végül elbomlottak. Az UV abszorbanciában folyamatos 

csökkenés, a humuszanyagok bomlása tapasztalható.  

A fenti eredmények alapján a leghatékonyabb bontást a fulvosav, valamint a 

homoktalajból kioldott humuszanyagok esetén tapasztaljuk membrán- illetve papírszűrés után 

(H+PBm, HPm+B, H+PBp). A talajból az adott körülmények között (pH és oldott anyagok) 

elsősorban fulvosavak oldódhatnak ki, tehát hasonló eredményre vezet a tiszta fulvosavval és 

a homoktalajból kioldódó humuszanyagokkal véghezvitt kísérlet. 

A mikroorganizmusok között a Rhodopseudomonas palustris, és a Rhodopseudomonas 

sphaeroides fotoszintetizáló baktériumok, amelyek széndioxidot kötnek meg és szerves 

anyagokat állítanak elő belőlük [204, 205], ami a TOC értékek növekedését okozza egyes 

oldatokban. Ugyanakkor a humuszanyagok lebontása ennél lassabban zajlik, ezért csökkenés 

csak később tapasztalható a TOC értékekben. 

 

  



81 

 

5.3.2 A nitrogéntartalom és a szén-nitrogén arány alakulása a mintákban 

 
A mikrorganizmusok anyagcseréje szempontjából nagyon fontos a megfelelő 

tápanyagarány és tápanyag-ellátottság, ami jelentősen befolyásolja a baktériumok 

szaporodását, aktivitását, ezáltal a szerves anyagok lebontásának hatékonyságát. Ezért 

tartottam fontosnak a tápanyag ellátottságra utaló szén-nitrogén arány alakulásának 

vizsgálatát, ami a bomláskísérlet során a 10. táblázatban látható. 

A fulvosav oldat nitrogéntartalma egy nap alatt hirtelen megemelkedik, majd körülbelül 

felére csökken, míg a nátrium-humát oldatban egy hét alatt növekedett a TN. A homoktalajból 

EM-et tartalmazó foszfát-pufferrel kioldott humuszanyagoknál valamint a talaj fölül vett 

mintáknál (H+PB m, H+PB p, H+PB t) is csökkent a nitrogéntartalom. A foszfát-pufferrel 

kioldott humuszanyagokhoz szűrés után adott baktériumszuszpenzióknál a nitrogéntartalom 

gyors csökkenését követően hozzávetőlegesen állandó értéket lehetett meghatározni (HPm B, 

HPp B). A nitrogén csökkenését a mintákban az okozhatta, hogy a bakteriális folyamatok, a 

denitrifikáció illetve az ammonifikáció során a nitrogén a gázfázisba kerül dinitrogén-oxid 

valamint ammónia formájában. 

 

10. táblázat: A C/N tápanyagarány változása a bomláskísérlet során 

Idő (nap)  0 1 7 

Humuszanyag típusa Minta jele C/N arány 

Fulvosav Fs 40,92 28,13 16,36 

Nátrium-humát Hs 35,29 40,07 29,33 

Talajszuszpenzió + (puffer és EM) membránszűrés H+PB m 15,08 15,71 12,57 

Talajszuszpenzió + (puffer és EM) lombikból H+PB t 15,08 15,71 13,13 

Talajszuszpenzió pufferrel, membránszűrés + EM HPm B 13,64 13,6 7,26 

Talajszuszpenzió pufferrel, papírszűrés + EM  HPp B 9,86 10,99 10,41 

Talajszuszpenzió + (puffer és EM) papírszűrés  H+PB p 10,99 11,68 7,00 

 

Minél nagyobb a C/N arány, annál kevesebb N áll rendelkezésre, ami akár limitáló 

tényezője is lehet a humuszanyagok lebontásának és a baktériumsejtekbe történő beépítésnek. 

Ez az arány a homoktalajból kioldott humuszanyagok esetén kisebb, mint a fulvosav és a 

nátrium-humát oldatokban, azaz a talaj esetében arányaiban több nitrogén van jelen, mint a 

fulvosav és a nátrium-humát oldatokban. Egy nap elteltével a legnagyobb C/N arányt a 

nátrium-humát oldatában mértem, azaz ekkorra az elérhető nitrogén hiánya itt a legnagyobb, 

ami magyarázza a nehézkes bontást. A kisebb méretű és több nitrogént tartalmazó fulvosav 

könnyebben hozzáférhető tápanyagforrás a baktériumok számára, mint a nagyobb méretű és 
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több aromás csoportot tartalmazó nátrium-humát. A legkisebb C/N arányt az utolsó két 

mintánál, a HPpB (homoktalaj foszfát-pufferrel készített kivonatának szűrőpapírral szűrt  

50 mL-e + 0,5 mL baktériumkészítmény) és a H+PBp (baktériumkészítményt tartalmazó 

foszfát-pufferrel készített homoktalaj kivonatok szűrőpapírral szűrt oldata) jelzésűeknél 

tapasztaltam. 

A legnagyobb hatékonyságot a bontás során a homoktalajból történő kioldás során az 

előbb említett H+PBp szuszpenziónál, a H+PBm és a HPm+B mintáknál tapasztaltam (azaz a 

fent említettekhez hasonlóan kezelt, de membránszűrt humuszanyagok). A HPp+B mintánál 

az UV abszorbancia alapján szintén jó volt a hatékonyság (16. ábra), míg a TOC-ben kisebb 

volt a változás (15. ábra). A fulvosav is nagymértékben bomlott, a viszonylag kedvezőtlen 

C/N arány ellenére. Ez azzal magyarázható, hogy a kisebb méretű fulvosav könnyebben 

hozzáférhető szervesanyag-forrás a baktériumok számára, mint a nagyméretű huminsav sója. 

A fenti eredmények alapján arra következtetek, hogy a baktériumokkal könnyen 

bontható fulvosavból felszabaduló nitrogén (és foszfor) szervetlen formába alakul, miközben 

szén-dioxid is keletkezik a mineralizáció során, ugyanakkor a csökkentett nitrogén (és 

foszfor) tartalmú szerves csoportok könnyen összekapcsolódhatnak a nagyobb méretű 

huminsavhoz hasonló anyagokat képezve. Ez utóbbi lépés is oka lehet az abszorbancia 

emelkedésének, hiszen ugyanolyan koncentrációban a nátrium-humát abszorbanciája 

nagyobb, mint a fulvosav oldaté (16. ábra).  

A mikroorganizmusok között a Rhodopseudomonas palustris, és a Rhodopseudomonas 

sphaeroides fotoszintetizáló és nitrogénfixáló talajbaktériumok [204, 205], felhasználják a 

légköri nitrogént, ezért növekszik a TN értéke. 

Az UV abszorbancia emelkedését okozhatja az átalakulási folyamatokban a gyűrűvé 

záródás és aromatizáció, illetve a keletkező termékek eltérő fényelnyelése. A 

Rhodopseudomonas sphaeroides baktérium például képes gyűrűzárásra és aromatizálásra, 

amit felhasználnak az iparban indol előállítására antranilsavból, és ez a reakció 1-1,5 nap alatt 

is végbemegy [206, 207]. Hasonló folyamat a humuszanyagok átalakítása során is történhet, 

ami növelheti a fényelnyelést az UV tartományban. Mindezek miatt az abszorbancia változást 

és a TOC értékeket együtt érdemes értékelni. 
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5.3.3 A mikroorganizmusok hatása a kolloid stabilitására 

 

A mikroorganizmusok tevékenysége befolyással lehet a vizes diszperzió kolloid 

stabilitására, és a stabilitás befolyásolja a szerves anyagok eltávolításának hatékonyságát, 

ezért tartottam fontosnak vizsgálni azt, hogy a mikroorganizmusok hatására hogyan változik a 

zéta-potenciál értéke.  

A mikroorganizmusok önmagukban alkalmazva nem fejtettek ki jelentős hatást az 

oldatok stabilitására, ugyanakkor aktív szén és a mikroorganizmus közösség együttes 

alkalmazása esetén az oldatok stabilabbak lettek, mint kizárólag mikroorganizmusok hatására. 

Az aktív szén és EM együttes alkalmazásakor a fulvosav oldat zéta-potenciálja sokkal 

nagyobb mértékben változott, mint a nátrium-humáté. (17. ábra) 
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17. ábra: A zéta-potenciál változása az EM hatására 
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5.4 Aktív szén és az EM együttes alkalmazása a humuszanyag 
eltávolításban 

 

Mivel a vizsgált mikroorganizmusok az ismertetett kísérletek eredményei szerint 

bontották a humuszanyagokat, az aktív szenes adszorpcióval együttesen alkalmazva 

növelhetik annak hatékonyságát az eltávolításban. Ezért megvizsgáltam az aktív szenes 

sztatikus egyensúlyi kísérletek hatékonyságát önmagukban és a mikroorganizmusokkal együtt 

alkalmazva is.  

Az aktív szén adszorpció eredményes a humuszanyagok eltávolításában: a fulvosav 

83%-át, a nátrium-humát 92%-át kötötte meg. A bakteriális lebontás önmagában 1 nap alatt 

nem volt hatékony, mivel a fulvosav 1,3%-a, a nátrium-humát 0,5%-a bomlott le. A granulált 

aktív szén adszorpció (sztatikus egyensúlyi kísérlet) és a bakteriális lebontás együttes 

alkalmazása a fulvosav és a nátrium-humát eltávolításában is hatékonyabb volt, mint 

bármelyik módszer önmagában: 97% fulvosavra és 94% nátrium-humátra (11. táblázat). A 

fulvosav TOC értékei más tendenciát mutatnak, mint azt az UV abszorbancia alapján 

láthatjuk, de ennek méréstechnikai okai (pl. bomlástermékek könnyebb oxidációja) is 

lehetnek. 

 

11. táblázat: TOC, UV változása az eltávolítás során 0,1 mol/L humuszanyag kiindulási koncentrációnál 

 

Fulvosav TOC (mg/L)  UV abszorbancia 254 nm-en  

 Fs vak 1 nap változás η  % Fs vak 1 nap változás η  % 

GAC és EM 21,1 6,8 -14,3 67,7 0,167 0,005 -0,162 97,1 

csak EM 15,1 41,6 26,5 -174,4 0,178 0,175 -0,002 1,3 

csak GAC 21,1 5,9 -15,2 72,1 0,167 0,028 -0,139 83,2 

 

Na-humát TOC (mg/L)  UV abszorbancia 254 nm-en  

 Hs vak 1 nap változás η  % Hs vak 1 nap változás η  % 

GAC és EM 35,3 22,1 -13,2 37,3 0,483 0,027 -0,456 94,4 

csak EM 19,4 47,0 27,5 -141,6 0,498 0,495 -0,003 0,5 

csak GAC 35,3 30,0 -5,3 15,1 0,483 0,036 -0,447 92,6 

 

 

Fulvosav és nátrium-humát adszorpciós izotermája (pH=7) látható a 18. ábrán az aktív 

szénen az EM jelenlétében.  
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18. ábra: Fulvosav és nátrium-humát izotermája aktív szénen EM jelenlétében (pH=7, 0,01 M 

foszfát-pufferben) 

 

Összehasonlítva a korábbi sztatikus egyensúlyi kísérletekkel (13-14. ábra), amikor 

baktériumok nem voltak jelen az aktív szénen, az izotermák jellege, alakja nátrium-humát 

esetén kevésbé, a fulvosavnál jelentősen változott, adott egyensúlyi koncentrációhoz nagyobb 

fajlagos adszorbeált mennyiség tartozik. A fulvosav eltávolítása a kombinált módszerrel az 

izotermák alapján sokkal hatékonyabbnak bizonyult, mint tisztán aktív szénnel. Nem csak a 

fulvosav, hanem mellette a baktériumok is kötődhetnek az aktív szén felületéhez, ahol a 

bontás lehetősége lényegesen nagyobb, mint az oldatban, így hatékonyabbá válik az 

eltávolítás. Ugyanakkor az EM nem javította a nátrium-humát eltávolításának hatékonyságát, 

mivel ez lényegesen kevésbé hozzáférhető szerves molekula a mikroorganizmusok számára. 

A stabilitás a következő módon alakult a fulvosav és a nátrium-humát 0,1 g/L-es, 7-es 

pH-jú 0,01 mol/L foszfát-pufferben készített oldata esetén az 1 napos baktériumkezelés, majd 

aktív szenes adszorpciót követően: a fulvosav oldata stabilabb lett a kezdeti állapothoz képest, 

-18,2 mV-ról -34,80 mV-ra változott, míg a nátrium-humáté -29,9 mV-ról -32,87 mV-ra a 

forgalmazó által javasolt 1:100 baktériumarány esetén. 
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5.5 Balatonfüredi DRV Zrt vízmintái 
 

 

Ahogy az irodalmi bevezetőben írtam, a humuszanyagok a talajvízen kívül a felszíni 

vizekben is jelen vannak, egyrészt a növényi anyagok bomlásából származnak, másrészt a 

talajból történő bemosódás révén kerülnek oda. A felszíni vizek jóval gyakrabban 

ivóvízbázisok, mint a talajvizek, ezért tartottam fontosnak a balatonfüredi vízmű balatoni 

nyersvizének és az aktív szenes módszer vizsgálatát.  

Az 1., 2. mintavételi helyről vett vízmintákkal (nyersvíz és a koaguláció utáni víz) a 

laboratóriumban sztatikus egyensúlyi kísérleteket végeztem GAC-on és vizsgáltam a 

mikroorganizmus készítmény hatását is az aktív szénre adagolva, mert azt szerettem volna 

megtudni, hogy növelhető lenne-e a szerves anyagok nyersvízből történő eltávolításának 

hatékonysága ezzel a módszerrel.  

Sztatikus egyensúlyi kísérletek során a Chemviron Carbon Filtrasorb 400 aktív szene a 

nyersvíz humuszanyag tartalmának 38,18%-át, a GAC előtti vízmintának az 54,28%-át 

távolította el, ez utóbbi vizsgálatnál - ha a nyersvízhez viszonyítunk -, akkor a balatoni 

alumínium-szulfáttal végzett koagulációval együtt 54,28%-os volt az adszorpció 

hatékonysága (lásd a 12. táblázatban a „Teljes η%” oszlopban). Ha az aktív szénre EM 

baktériumközösséget is juttatunk, akkor a nyersvízből 92,03%, a GAC előtt vett vízből 

91,99% távolítható el, míg ha ez utóbbi mérés eredményét a nyersvízhez viszonyítom, akkor a 

koagulációval együtt 92,76%-os eltávolítást sikerült elérni. Amikor az egynapos bakteriális 

bontással történt az instabilizálás és ezt követte az aktív szén adszorpció, akkor a nyersvíz 

szervesanyag-tartalmának 82,04%-át sikerült eltávolítani. 

A vízműben az aktív szén oszlopon a folyamatos üzem miatt dinamikus egyensúly 

alakul ki, ami nem feltétlenül olyan hatékonyságú, mint amilyen egy laboratóriumban végzett 

sztatikus egyensúlyi kísérlettel meghatározható. Sztatikus egyensúlyi kísérletekkel az 

eltávolítható maximális mennyiség határozható meg, míg a dinamikus egyensúly során nem 

maximális az eltávolítás, hanem az áramlási sebesség szerint alakul ki. Emiatt a 

laboratóriumban elvégzett különböző sztatikus kísérletek eredményei csak egymással 

vethetőek össze, míg a vízműben az oszlopon elért hatékonysággal ezt nem tehetjük meg 

teljes mértékben. 
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12. táblázat: Különböző módszerek hatékonysága a balatoni vizekre 

Módszer Nyersvíz, η % GAC előtti víz, η % Teljes η %  

DRV 30,34 9,60 37,03 

GAC 38,18 54,28 54,28 

GAC+EM 92,03 91,99 92,76 

EM majd GAC 82,04  82,04 

 

 

Tehát a balatoni minták esetén is hatékonyabbak azok a módszerek, melyekben az aktív 

szenes adszorpciót bakteriális bontással is kombináljuk. Másrészről annak ellenére, hogy az 

alkalmazott EM az egészségre ártalmatlan, nem patogén mikroorganizmusokat tartalmaz, egy 

baktériumokat is alkalmazó ivóvíztisztító rendszer gyakorlati alkalmazása feltehetően 

engedélyezési nehézségekbe ütközhet abban az esetben, ha a mikroorganizmusok a kimenő 

tisztított vízben is megjelenhetnének – még akkor is, ha az utolsó fertőtlenítési lépésben 

feltehetőleg elpusztulnának.  
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5.6 A vízben oldott szerves anyag klórozódásának vizsgálata 
 

Ha a víztisztítás során a fertőtlenítési lépés előtt még maradnak oldott szerves anyagok 

– természetes eredetű humuszanyagok vagy például szintetikus gyógyszerhatóanyagok – a 

vízben, akkor azok a klórral reagálva az egészségre veszélyes klórozott melléktermékeket 

képezhetnek. Fontosnak tartottam a humuszanyagok és az élővizekben az egyik legnagyobb 

mennyiségben [76, 90] előforduló gyógyszerhatóanyag, a diclofenac klórozhatóságának a 

vizsgálatát, amelyet elsősorban a TOX mérésével követtem. 

Az oldott szerves anyagok klórozhatóságának vizsgálata során a vizsgált anyagok 

könnyen klórozódtak, amelyet a 20. ábra szemléltet. A fulvosav és a nátrium-humát nagyjából 

hasonló mértékben reagáltak a klórral, a mért TOX érték 4,37 illetve 4,14 %. 

 

 

 

20. ábra: A klórozott oldatok TOX értékei diclofenac hiányában és jelenlétében  
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A TOX mérések alapján (20. ábra) a klór hozzáadására a diclofenac, illetve a keletkező 

bomlástermékei klórozódtak, átlagosan 2,678 m/m%-kal növekedett az oldott szerves 

anyagok klórtartalma. Fulvosav jelenlétében is klórozódás történt, azonban a TOX növekedés 

mértéke valamivel alacsonyabb, mint az egyes oldatokban külön-külön. A talajkivonat 

viszonylag nagy TOC értéke (46,7 g/L) ellenére lényegesen kisebb a szerves klórtartalma 

(TOX), mint a tiszta nátrium-humátnak a diclofenacot nem tartalmazó mintákban. Ez a 

talajkivonat különleges oldott szerves széntartalmával magyarázható, ami kevésbé 

klórozódott, mint az egyes humuszanyagok (fulvosav, nátrium-humát) vagy a diclofenac.  

A nátrium-humát jelenlétében kisebb mértékben zajlott le klórozódás, mint önmagában 

a nátrium-humát oldatban. Homoktalaj kivonatban vizsgált diclofenac esetén a TOX 

növekedése már nagyobb, mint a tiszta diclofenac oldatban és a homoktalaj kivonatban történt 

klórozás eredményének összege.  

A huminsav-nátriumsón adszorbeálódik a diclofenac (v.ö. 28. ábra, amely a diclofenac 

adszorpcióját szilárd huminsavon bemutató ábra), ezért csökken a klór számára sztérikusan 

hozzáférhető aktív helyek száma, sűrűsége. Együttes jelenlét esetén a humuszanyag és a 

diclofenac közötti kölcsönhatás hozzájárulhatott a klórozódás mérséklődéséhez, másrészt a 

humuszanyagok részben el is vonják a klórt a diclofenactól a reakcióban. A fulvosav esetében 

is történhet ehhez hasonló kölcsönhatás, ám ez sokkal gyengébb. Az említett folyamat a 

homoktalaj szuszpenzióban is lejátszódik, azonban az itt jelenlevő agyagásványok 

katalizátorként feltehetően gyorsítják a vízben oldott szerves anyagok klórozási reakcióját, 

[208, 209], amely magyarázza a halogéneződés fokozódását. 

A diclofenac lebomlása az oldatokban minden esetben nulladrendű kinetikával írható le, 

de ez a legtöbb oldatban elhanyagolható (14. táblázat). Csak a talajkivonatban volt figyelemre 

méltó a reakciósebesség, ami 87 napos felezési időt (t1/2) eredményezett, de ez nem zavarta a 

tervezett kísérletek eredményeit. A lebomlást kolloid komponensek (például agyagásványok) 

vagy a kivonatban jelen lévő mikroorganizmusok enzimjei katalizálhatták. A nátrium-humát 

enyhén felgyorsította a bomlást (t1/2 = 567 nap), amit a huminsav fotokatalitikus tulajdonsága 

okozhatott [210, 211, 212]. 

A diclofenac klórozás hatására történő átalakulását a HPLC mérések alapján a 21. és a 

22. ábra, valamint a 15. táblázat szemlélteti. Ezen kísérletek során a mért diclofenac 

koncentráció átlagos szórása 1,34 mg/L, a legnagyobb szórás 2,67 mg/L volt. A klór gyorsan 

elreagált a gyógyszerhatóanyaggal, miközben klórozott melléktermékek képződtek. 25 mg/L 

koncentrációnál a diclofenac 30 perc alatt teljesen elbomlott mindegyik mintában elsőrendű 

kinetikát követve, de már 5 perces tartózkodási időnél is nagyjából ötödére csökkent a 
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koncentrációja. Ennél a kísérletnél nem volt szignifikáns különbség a humuszanyagokat 

tartalmazó, illetve a tiszta diclofenac oldat között, de a leggyorsabb bomlás a homoktalaj 

kivonatban volt tapasztalható, úgy mint a NaOCl nélküli bomlásnál is. A klór elpusztítja a 

mikroorganizmusokat és a humuszanyagok enyhén befolyásolják a reakció sebességét, ami 

más, az oldatban jelenlévő kolloid részecskék katalitikus hatását jelzi, mint például az 

agyagásványokét. 

 

14. táblázat: A diclofenac lebomlási reakciójának számított paraméterei különböző modell 

rendszerekben (c0 = 250 mg/L, pH = 7) és a felezési idő 

 

Diclofenac + 
Puffer 

Diclofenac + 
Fulvosav 

Diclofenac + 
Na-humát 

Diclofenac + 
Talajkivonat 

k (mg/L nap) 0,113 0,119 0,237 1,54 

t1/2 (nap) 1183 1125 567 87 

R
2
 1,0000 1,0000 0,9999 0,9998 

 

15. táblázat: A diclofenac lebomlási reakciójának számított paraméterei hipokloritos kezelés során 

(c0 = 25 mg/L, pH = 7) különböző modellrendszerekben és a felezési idő 

 

Diclofenac + 

Puffer 

Diclofenac + 

Fulvosav 

Diclofenac + 

Na-humát 

Diclofenac + 

Talajkivonat 

k (s
-1

) 0,00453 0,00515 0,00458 0,00741 

t1/2 (s) 153 135 151 93,5 

R
2
 0,9974 0,9970 0,9972 0,9991 

 

25 mg/L kiindulási diclofenac koncentrációnál a diclofenachoz képest viszonylag nagy 

feleslegben alkalmaztam a klórt (0,0844 mol/mL diclofenachoz adtam 1,0395 mol/mL Cl2-ta 

hypoval) (21. ábra), ezért az eredetileg másodrendűnek tekinthető reakció leírható az 

elsőrendű reakció kinetikai egyenleteivel (pszeudoelsőrendű reakció) [213, 115, 214]. Így a 

következő egyenlettel [215, 213] is: 

c(t) = c0∙e
-k∙t         (11) 

ahol t az idő (sec), a k reakciósebességi állandó (1/s), c a diclofenac koncentrációja 

(mol/L), c0 a diclofenac kezdeti koncentrációja (mol/L). Nagy pontossággal (R
2
: 0,998-0,999 

között) illesztettem görbéket a mért pontokra az Origin program segítségével. 

 

 

 



91 

 

 

21. ábra: Diclofenac koncentráció csökkenése a klórozás hatására 25 mg/L (8,44˕10
-5

 mol/L) kezdeti 

koncentrációnál 

 

Az illesztés során kapott k sebességi állandó értékéből kiszámítható a felezési idő az 

alábbi egyenlettel [115]: 

t1/2 = ln2 / k           (12) 

Az illesztések paramétereit és a számított felezési időket a 15. táblázatban ismertetem (a 

reakció 25 
o
C-on játszódott le). 

A felezési idők alapján a talajkivonat jelenlétében reagált el a leggyorsabban a 

diclofenac a klórral, majd pedig a fulvosav jelenlétében. Nátrium-humát mellett valamivel 

lassabban ment végbe a folyamat, mint amikor fulvosav volt a diclofenac mellett. Ezt 

alátámasztja a 250 mg/L kiindulási diclofenc koncentrációval végzett kísérlet eredménye. 

250 mg/L-es kiindulási koncentrációnál (22. ábra) a diclofenac egyik mintában sem 

bomlott el teljesen, hanem 15 perc után a koncentráció azonos értékre állt be, azonban a 

vizsgált oldatok összehasonlítása miatt szolgált érdekes eredményekkel ez a kísérlet. A 

halogénezés akkor volt a legeredményesebb, amikor a diclofenac mellett nem volt jelen egyéb 

oldott szerves anyag, amely szintén klórozódhatott volna.  

A tízszeres töménységű kezdeti diclofenac koncentrációnál (250 mg/L)  a bomlás egy 

olyan függvénnyel írható le, amely két elsőrendű kinetikai egyenlet összege [102], amely két 

párhuzamos kémiai folyamatra utal (13. egyenlet). A függvény első tagja szerint a reakció a 
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talajkivonatban a leggyorsabb (lásd k1 értékek az 16. táblázatban) ismét, de a második tagnak 

köszönhetően a reakció itt lelassul. 

c(t) = c1∙e
-k

1
t
 + c2∙e

-k
2
t
         (13) 

Az egyenletben c a pillanatnyi koncentráció t idő elteltével, c1 és c2 a kezdeti 

koncentrációk a két párhuzamos reakcióban t=0 időpontban, c=c1+c2, valamint k1 és k2 a 

sebességi állandók. 
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22. ábra: Diclofenac koncentráció csökkenése a klórozás hatására 250 mg/L kezdeti koncentrációnál 

 

A felezési időket (ti(1/2)) mindkét lépésre meghatároztam (i = 1; 2) a 14. egyenlettel, ahol 

ki az 1. és 2. folyamat sebességi állandója. 

ti(1/2) = ln2 / ki          (14) 
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16. táblázat: A diclofenac lebomlás számított paraméterei hipokloritos kezelés során, 

pH = 7, c0 = 250 mg /L 

 

Diclofenac + 

Puffer 

Diclofenac + 

Fulvosav 

Diclofenac + 

Na-humát 

Diclofenac + 

Talajkivonat 

c1 (mg/L) 205 175 153 155 

k1 (perc
-1

) 0,170 0,195 0,239 0,488 

t1(1/2) (perc) 4,08 3,56 2,90 1,42 

c2 (mg/L) 41,5 71,7 93,4 86,0 

k2 (perc
-1

) 0,00115 0,00005 0,00005 0,00005 

t2(1/2) (perc) 603 13863 13863 13863 

R
2
 0,9998 1,0000 1,0000 0,9999 

 

2 óra elteltével az oldatokban megmaradt diclofenac mennyiségének csökkenése a 

következő módon alakult: Na-humát > Talajkivonat > Fulvosav > Puffer . Ezek az 

eredmények azt mutatják, hogy humuszanyagok jelenlétében, melyek önmagukban is 

klórozódhatnak, a diclofenac bomlása lassabb. Így a klór elfogy, a diclofenac pedig nem 

alakul át teljesen. 

Nátrium-humát jelenlétében több diclofenac maradt az oldatban, míg fulvosav mellett 

kevesebb, azaz a kísérletekben a nátrium-humát jobban elvonta a klórt a diclofenactól, mint a 

fulvosav. 

Ezek az eredmények ugyanazt támasztják alá, mint a fent ismertetett TOX mérések. A 

homoktalaj kivonatban végrehajtott kísérlet esetében a HPLC mérések során nagyon hasonló 

görbét kaptam, mint a nátrium-humát jelenlétében, nincs köztük szignifikáns különbség. A 

diclofenac mellett az oldott humuszanyagok is klórozódnak, nagyobb mértékben, mint 

önmagukban. 

Humuszanyagok hiányában a diclofenac tovább klórozódott, s a bomláskinetika alapján 

megállapítható, hogy a klórozás lehet az első, gyorsabb folyamat, a második pedig az 

oxidáció, a lassabb folyamat. Ezt az elméletet támasztják alá a korábban Soufen csoportja 

által azonosított klórozási termékek [131], amelyeket a 5. ábra szemléltet az irodalmi 

összefoglalóban, és amelyek klórtartalma mindig magasabb, mint a kiindulási diclofenac 

molekulának - egy termék kivételével [123]. Ezeknek a klórozási termékeknek a számított 

klórtartalmát a 17. táblázat foglalja össze [123, 131]. 
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17. táblázat: A diclofenac és klórszármazékainak számított klórtartalma a klórozást követően [123, 131] 

(v.ö. 3. ábra)  

Szimbólum Cl, w/w% 

Diclofenac 24,0 

1 32,2 

2 22,8 

3 35,2 

4 26,5 

5 25,4 

6 35,2 

7 25,1 
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5.7 A diclofenac lebonthatósága mikroorganizmusokkal 
 

Mivel a diclofenac molekula a halogének közül két klóratomot tartalmaz, ezért a 

mennyiségének változására következtethetünk TOX mérés segítségével is, továbbá a 

klórozásos kísérleteknél a TOX mérésével követhetjük a klórozott melléktermékek 

képződését, azaz hogy milyen mértékben klórozódott a diclofenac. 

Diclofenac mikroorganizmusokkal történő lebonthatóságának vizsgálata során – 

önmagában és humuszanyagok jelenlétében – a következő eredményeket kaptam a bepárolt 

minták szilárd TOX mérése során. 7 nap elteltével a nátrium-humát és a homoktalaj kivonatot 

tartalmazó oldatban szignifikánsan csökkent a TOX (23. ábra) (Mood-féle medián teszt 

alapján), tehát ez alapján arra következtethetnénk, hogy az alkalmazott mikroorganizmus 

keverék bontotta a diclofenacot. A fulvosavat tartalmazó és a humuszanyagokat nem 

tartalmazó diclofenac oldatokban nincs szigifikáns különbség 7 nap elteltével a mért TOX 

értékekben. 
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23. ábra:  TOX változása baktériumok hatására a diclofenac oldatokban humuszanyagok mellett 

 

A 23. ábrán, a kezdetben 250 mg/L diclofenacot tartalmazó közegek:  

 0,01 M foszfát-puffer kiindulási oldat, pH=7  

 Foszfát-puffer 7 nap után 

 0,1 g/L Fulvosav kiindulási oldat 0,01 M foszfát-pufferben, pH=7  

 Fulvosav oldat 7 nap után 
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 0,1 g/L Nátrium-humát kiindulási oldat 0,01 M foszfát-pufferben, pH=7 

 Nátrium-humát oldat 7 nap után 

 Homoktalaj kivonat kiindulás, 0,01 M foszfát-pufferrel készítve, pH=7 

 Homoktalaj kivonat 7 nap után. 

A humuszanyagok jelenlétében klórozott diclofenac oldatoknak a mikroorganizmus 

keverék hatására történő TOC változását az 24. ábra szemlélteti. Foszfát-puffer mellett, 

humuszanyagok jelenléte nélküli diclofenac oldatban egy hét alatt csupán kismértékű 

csökkenés volt tapasztalható, ugyanakkor a humuszanyagokat (fulvosav, nátrium-humát, 

homoktalaj kivonat) is tartalmazó oldatokban jelentősen csökkent a TOC egy hét alatt. A 

TOC mérés eredményei alapján tehát a mikroorganizmusok a diclofenacot nagyon nehezen 

bontják, míg a humuszanyagokhoz, vagy a diclofenachoz a humuszanyagok jelenlétében 

könnyebben hozzáférnek. Hogy ezek közül melyik anyagot bontják valójában, ahhoz nézzük 

meg a HPLC mérés eredményeit. 
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24. ábra:  TOC változása baktériumok hatására a diclofenac oldatokban humuszanyagok mellett 

 

EM jelenlétében kismértékben csökken a diclofenac koncentráció egy hét alatt (25. 

ábra). Ha ezt összehasonlítjuk az EM-et nem tartalmazó kontroll diclofenac oldatokkal, akkor 

azt tapasztaljuk, hogy EM hiányában a humuszanyagok jelenlétében is csökkent a diclofenac 
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koncentráció, azonban amikor nem voltak jelen humuszanyagok, akkor nem történt változás, 

kizárólag a mikroorganizmusok jelenlétében.  

Az egyhetes eredmények alapján a bomlást humuszanyagok jelenlétében nem 

egyértelműen az EM okozta, előfordulhatott az is, hogy a diclofenac adszorbeálódott a 

humuszanyagokon, és azok esetleg elősegítették a fotokémiai bomlást, bár a minták csak 

kevés és szórt fényt kaptak üvegen keresztül, de mindez nem játszódott le abban az oldatban, 

amelyben nem volt humuszanyag. A homoktalaj kivonatnál elképzelhető a talajbaktériumok 

lebontó hatása is.  
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25. ábra:  Diclofenac koncentráció változása mikroorganizmusok jelenlétében (HPLC) 

 

Egy hét elteltével csak a homoktalaj kivonatban csökkent lényegesen a diclofenac 

mennyisége, míg a fulvosav és a nátrium-humát tartalmú oldatokban a mikroorganizmusok 

nem a gyógyszerhatóanyagot, hanem elsősorban a mellette jelenlevő humuszanyagot 

bontották, és ez okozta a TOC csökkenését. Hosszabb távon a diclofenac koncentráció időbeli 

változását mutatja a 26. ábra, amit HPLC-vel követtem. A foszfát-puffer (PdB) és a fulvosav 

(FsdB) jelenlétében a diclofenac koncentrációja 63 nap alatt viszont már csökkent 

baktériumok hatására ahhoz képest, mint amikor azok nem voltak jelen az oldatokban. 
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Ezekben a közegekben a csökkenés mértéke 0,62-8,19% volt a vizsgált időszak alatt. A 

nátrium-humát és a homoktalaj kivonat jelenlétében nem volt kimutatható szignifikáns 

különbség a baktériumok hatására, azonban a homoktalaj kivonatban a diclofenac 

koncentráció közel felére csökkent mindkét esetben. 

A diclofenac valószínűleg mind a huminsavhoz, mind a fulvosavhoz képes kötődni, ami 

a homoktalaj kivonatban is bekövetkezik, mivel ott az oldott szerves anyagok döntő hányada 

fulvosav. Azonban az EM baktérium készítményről a korábbi vizsgálatokban (lásd: 5.3. 

fejezet a humuszanyagok bonthatóságáról mikroorganizmusokkal) bebizonyosodott, hogy a 

fulvosavat és a homoktalaj kivonat oldott szerves anyagait (ami zömében fulvosav) 

hatékonyan bontják, míg a huminsav nátriumsóját ehhez képest alig. Ha a mikroorganizmusok 

elbontják a fulvosavat, amihez korábban a diclofenac kötődött, akkor nagy valószínűséggel a 

korábbihoz képest valamivel nagyobb koncentráció mérhető a HPLC-vel. 

A 63 napos időtartam alatt lineárisan csökkent a kiindulási anyag koncentrációja, a 

bomlási reakció nulladrendű kinetika szerint játszódik le [216], a mérési pontokra egyenest 

lehetett illeszteni a  

c = c0 – k∙t            (15) 

egyenlet szerint, ahol t az idő, a k reakciósebességi állandó, c a diclofenac 

koncentrációja, c0 a diclofenac kezdeti koncentrációja. Meghatározható a k reakciósebességi 

állandó, amelyből a felezési idő a 8. egyenlettel kiszámítható.  

A diclofenac 63 napon keresztül vizsgált lebomlásának eredményeiről már volt szó az 

5.6. fejezetben a 14. táblázatban mikroorganizmusok nélkül. Az illesztés és számolás 

eredményeit a 26. ábrán és a 18. táblázatban mutatom be, utóbbiban a mikroorganizmusok 

diclofenac lebomlására gyakorolt hatását összehasonlítom a 14. táblázatban ismertetett 

paraméterekkel is.  
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26. ábra: A diclofenac koncentráció alakulása mikroorganizmusok jelenlétében HPLC mérések alapján 

 

Az egyenesek illesztése után a meredekségre vonatkozó vizsgálatot végeztem [217]. Az 

illesztett egyenesek meredeksége (-k) a foszfát-pufferben és a fulvosav oldatban kisebb a 

baktériummal kezelt mintákban (abszolút értékben nagyobb (k)), mint a baktériumokat nem 

tartalmazó oldatokban (24. ábra, 14. és 18. táblázat).  A nátrium-humát oldat és a homoktalaj 

kivonat esetében ez nem volt tapasztalható. A foszfát-pufferben és a fulvosav oldatban 

mikroorganizmusok jelenlétében a reakciósebességi állandóból számolt felezési idő 

lényegesen csökkent (18. táblázat). Ez alátámasztja azt, hogy a mikroorganizmusok elősegítik 

a diclofenac koncentráció csökkenését ezekben az oldatokban. 

A korreláció két változó közötti kapcsolat szorosságának mérésére alkalmas módszer. A 

korrelációs együttható (r) egy minta korreláltságának leírására szolgáló statisztikai mutató. A 

korrelációs együttható, mint paraméter a (statisztikai értelemben vett) populáció változói 

közötti kapcsolat erősségét határozza meg. [218] Értéke -1 és +1 közé eshet. A 0 körüli 

értékek gyenge, a -1-hez közeli értékek erős negatív, az 1-hez közeli értékek erős pozitív 

korrelációs kapcsolatot jelentenek. A lineáris kapcsolat erősségét a Pearson-féle korrelációs 

együtthatóval mérhetjük. [217] 
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Pearson-féle korrelációs együtthatóval végzett hipotézis vizsgálat alapján [217] 

mindegyik esetben az r Pearson-féle korrelációs együttható eltér 0-tól és negatív, amivel a 

negatív korrelációt igazoltam (18. táblázat). Mindegyik mintában az r jobban közelít -1-hez 

mint a 0-hoz, azaz a diclofenac koncentráció és az idő között erősen negatív a korreláció. A 

homoktalaj kivonat kivételével az r a baktériumokat tartalmazó minták mindegyikében jobban 

közelít -1-hez mint a baktériumokat nem tartalmazó mintákban, tehát a baktériumok némileg 

elősegítik a diclofenac bomlását, habár nagyon kicsi hatékonysággal. (18. táblázat) 

 
18. táblázat: Az illesztett egyenesek paraméterei (c0 = 250 mg/L) 

 

 
k (mg/L*nap) t1/2 (nap) R

2
 r 

PdB 0,256 487 0,90198 -0,95829 

Pd 0,113 1183 1,0000 -0,8175 

FsdB 0,229 547 0,90124 -0,95674 

Fsd 0,119 1125 1,0000 -0,86798 

HsdB 0,211 591 0,86373 -0,94151 

Hsd 0,237 567 0,9999 -0,89928 

HPdB 1,270 98 0,98272 -0,99241 

HPd 1,54 87 0,9998 -0,99694 

 

Jelmagyarázat a 18. táblázathoz: 

 PdB – diclofenac foszfát-pufferben EM jelenelétében 

 FsdB – fulvosav és diclofenac foszfát-pufferben EM jelenelétében 

 HsdB – nátrium-humát és diclofenac foszfát-pufferben EM jelenelétében 

 HPdB – homoktalaj kivonat és diclofenac foszfát-pufferben EM jelenelétében 

 Pd – diclofenac foszfát-pufferben 

 Fsd – fulvosav és diclofenac foszfát-pufferben 

 Hsd – nátrium-humát és diclofenac foszfát-pufferben 

 HPd – homoktalaj kivonat és diclofenac foszfát-pufferben 

 

Elképzelhető, hogy a kísérlet folyamán a mikroorganizmusok valamekkora hányada 

elpusztulhatott a diclofenac hatására (technikai akadályok miatt nem volt mód ennek 

vizsgálatára). Azonban kétféle módszerrel, az illesztett egyenesek meredekségének 

vizsgálatával valamint a korrelációszámítással igazoltam, hogy az élő mikroorganizmusok 

kimutathatóan bontják a diclofenacot ahhoz képest, mint amikor azok nem voltak jelen az 

oldatokban. Amennyiben a baktériumok egy része elpusztult, akkor a kimutatott bontást 

kevesebb számú baktérium hajtotta végre, az elméletileg lehetségesnél kisebb 
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eredményességgel, azonban szignifikáns különbséggel. A diclofenac egy jóval kisebb 

koncentrációjánál feltételezhetően több mikroorganizmus maradt volna életben, és a 

jelenleginél vélhetőleg eredményesebb bontást lehetett volna mérni. Mivel a 

mikroorganizmusok egy részének esetleges pusztulása esetén is szignifikáns különbséget 

sikerült kimutatni, ezért tehát az egyhetes és a hosszabb távú EM kísérletek eredményei 

alapján megállapítható, hogy a mikroorganizmus keverék egy hagyományos 

szennyvíztisztítóban a rövidebb – néhány napos – tartózkodási idő miatt viszonylag 

kismértékű hatást fejtene ki a diclofenac bontásával kapcsolatban, ugyanakkor hosszú 

tartózkodási időnél, vagy továbbjutva a befogadóba hosszabb idő alatt tovább bontaná a 

diclofenacot. 

Mások is vizsgálják a különböző mikrobiológiai módszerek hatékonyságát diclofenac 

(és más gyógyszerhatóanyagok) eltávolításában (lásd 2.3.3.1 fejezet), amelyben a C. 

sorokiniana, S. obliquus algafajok is bíztató eredményeket mutattak, azonban szintén 

hosszabb időtartam szükséges (9 napos) az eltávolításhoz [219]. 
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5.8 Diclofenac adszorpciója 
 

A 25. ábra a diclofenac adszorpcióját szemlélteti GAC-on önmagában, fulvosav, illetve 

nátrium-humát mellett, valamint a 28. ábra szilárd huminsav adszorbensen önmagában.  

Az adszorpciós görbéknek két jól definiált szakasza van, amelyek kifejezetten 

jelentősek a humuszanyagok makromolekuláinak jelenlétében. Ez a humuszanyagok 

nyilvánvaló szerepét mutatja a diclofenac aktív szénen történő adszorpciójában, miszerint 

versenyszerű adszorpció alakul ki az aktív szén aktív kötőhelyeiért a vizsgált, természetes 

vizekben is jellemző pH értéken (pH=7). A pH-t a természetes vizekben lejátszódó 

adszorpciós folyamat modellezésének céljából választottuk. Léteznek irodalmi hivatkozások 

arra vonatkozóan, hogy alacsonyabb pH-n az anionos szennyezőanyagok jobban 

adszorbeálódnak bizonyos szénfelületeken [142, 220, 138], ugyanakkor a vizsgált 

rendszereken az alacsony pH nem alkalmazható a huminsav rossz oldhatósága miatt. A 

diclofenac az aktív szénen mások eredményei szerint is több lépcsőben adszorbeálódik [159]. 

Fulvosav illetve nátrium-humát mellett a diclofenac adszorpciója GAC-on S-típusú 

görbéket eredményezett [100] a kezdeti szakaszon, ami eleinte versengő adszorpcióra utal. 

Amikor kizárólag diclofenac volt jelen az oldatban, akkor a kis koncentrációknál közel 

lineáris volt az összefüggés az egyensúlyi koncentráció és a fajlagos adszorbeált mennyiség 

között, azaz C-típusú izotermát kaptam [100] az izoterma kezdeti szakasza alapján. Az 

illesztett izotermák paramétereit az 19. táblázatban ismertetem. Mivel b1=0, az első lépcsőnél 

csak a felületen alakulnak ki az asszociátumok, az oldatban nem. 3 mg/L egyensúlyi 

diclofenac koncentráció közelében kezd el kialakulni az izoterma második lépcsője fulvosav 

és nátrium-humát jelenlétében is.  

Közepes koncentrációktól, 3 mg/L felett a humuszanyagok elősegítették a diclofenac 

eltávolítását azáltal, hogy a diclofenac kötődik a humuszanyaghoz, amely így a 

gyógyszerhatóanyaggal együtt adszorbeálódik az aktív szénen. Nagyobb koncentrációnál a 

fulvosav esetén megmarad a diclofenac adszorpcióját elősegítő hatás, de a nátrium-humát már 

jobban elfoglalja az adszorbensen az aktív helyeket, és 5 mg/L felett már nehezítette a 

gyógyszermolekula adszorpcióját aktív szénen. Az izotermák második szakaszán  a 

humuszanyagok segítik az adszorpciót, a fulvosav jelenléte a nagyobb koncentrációknál is. (l.: 

27. ábra) 
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27. ábra: Diclofenac adszorpciója GAC-on önmagában, Fs, HsNA (0,1 g/L) mellett, pH=7, 0,01 M foszfát-

puffer közegben 

A diclofenac adszorpcióját befolyásolja a diclofenac – huminsav kölcsönhatás is, 

amelyet a 28. ábra szemléltet (pH=7, 0,01 M foszfát-pufferrel beállítva). A szilárd 

huminsavon végrehajtott adszorpciós kísérlet az izoterma kezdeti szakasza alapján L-típusú. 

Az eredmények szerint a gyógyszermolekula kis koncentrációknál is jól kötődik a 

huminsavhoz, amiből arra következtethetünk, hogy - azonos körülmények között - annak 

vízben oldódó nátrium sójához is, ami befolyásolta az aktív szénen történő adszorpciót.  
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28. ábra: Diclofenac adszorpciója szilárd huminsavon, pH=7, 0,01 M foszfát-puffer közegben 

19. táblázat: A diclofenac izotermák paraméterei 

 
Dicl-GAC Dicl -FA-GAC Dicl-HANa-GAC Dicl -HA 

q1 (mg/g) 0,72483 0,40917 0,5959 0,40487 

K1 (L/mg)
n
1 0,49606 2,33212 0,64043 0,6847 

n1 1,52725 2,79775 1,43257 1,01095 

q2 (mg/g) 4,69175 3,41789 2,86275 1,57651 

K2 (L/mg)
n
2 0,00027 0,21281 0,17268 0,00276 

n2 3,95578 0,05204 0,11378 9,08384 

b2 (mg/L) 0,72911 3,04111 2,82 1,32466 

R
2
 0,99996 0,99876 0,99994 0,99706 
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5.9 Diclofenac tartalmú oldatok stabilitása és a stabilitás hatása az 
adszorpcióra  

 

Az oldott anyagok vízből történő eltávolítását lényegesen befolyásolja az oldat 

stabilitása, amelyről a zéta-potenciál mérésével kapunk információt. Ezért csakúgy, mint a 

humuszanyagoknál, a zéta-potenciál mérése a diclofenac oldatok esetén is fontos kérdés volt. 

A diclofenac oldatok (0; 0,5; 0,75; 1,00; 2,5; 5 mg/L, pH=7, 0,01 M foszfát-pufferben) a zéta-

potenciál értékük alapján önmagukban formális, instabil értéket mutattak (zéta: (-0,86)–(-

10,49) mV), azonban fulvosav és nátrium-humát (0,1 g/L) jelenlétében stabil oldatban voltak 

jelen (zéta: (-26,4) – (-50,9) mV illetve (-33,05) – (-44,00) mV) (29. ábra). Az egyes mérési 

pontokon a vizsgálat során az átlagos szórásérték 3,7 mV volt. A stabilizálódás a 

humuszanyagok és a gyógyszerhatóanyag közötti taszítás miatt léphet fel, hiszen a HS-hez 

hasonlóan a diclofenac is tartalmaz disszociábilis karboxil-csoportokat. 

 

 

29. ábra: A zéta-potenciál alakulása (mV) a diclofenac koncentráció (mg/L) növekedésével a vizsgált 

oldatokban. 
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Jelmagyarázat a 29. ábrához (pH=7): 

 Dicl – diclofenac oldatok (0-50 mg/L) 

 Dicl-FA – diclofenac (0-50 mg/L) és fulvosav (0,1 g/L) tartalmú oldatok 

 Dicl-FA-GAC – diclofenac és fulvosav tartalmú oldat aktív szenes adszorpciót 

követően 

 Dicl-HANa – diclofenac (0-50 mg/L) és nátrium-humát (0,1 g/L) tartalmú oldatok 

 Dicl-HANa-GAC – diclofenac és nátrium-humát tartalmú oldatok aktív szenes 

adszorpciót követően 

 Dicl-GAC – diclofenac tartalmú oldatok aktív szenes adszorpciót követően 

 

Az aktív szenes adszorpciót követően általában nőtt az oldat stabilitása, ahogy ezt a 

humuszanyagmentes diclofenac, valamint a fulvosav-diclofenac oldatnál is tapasztaltam. 

Korábbi irodalmi eredmények különböző aktív szén mintákra azt mutatták, hogy negatív 

előjelű zéta-potenciál pH≥7 értéken a felületen gyenge savkarakterű csoportjainak 

disszociációja során alakul ki [120, 121, 122]. Karboxil és más oxigéntartalmú (karbonil, 

hidroxil) csoportok jelenlétét az aktív szén felületen spektroszkópiával és számítógépes 

értékeléssel [221, 220], valamint Boehm-titrálással igazolták [135]. Hasonlóan az irodalmi 

eredményekhez, a jelen vizsgálatokban használt aktív szén felületén feltételezhető a gyengén 

savas funkciós csoportok jelenléte. Amikor ez a rendszer kapcsolatba kerül az oldott 

humuszanyagokkal, amelyek disszociábilis karboxil-csoportokat tartamatnak, akkor a fellépő 

taszító hatás stabil rendszer kialakulását eredményezi. Ez a hatás fulvosav jelenlétében 

figyelhető meg a leginkább: a kiindulási fulvosav oldat zéta-potenciálja -30 mV volt, ami 

hirtelen lecsökkent -62,1 mV értékre az aktív szénnel való egyensúly kialakulása után. A 

mérés során a Dicl-FA-GAC rendszereknél a legnagyobb szórás érték 3,89 mV volt. Az aktív 

szenes adszorpció általában növeli az oldatok stabilitását, így végső soron a várt tendenciának 

megfelel. 

Humuszanyagok jelenlétében a diclofenac oldatok stabilitása egymáshoz hasonló, 

jelezve, hogy az adott körülmények között a két oldószer negatív töltésű és taszítják egymást, 

amely során egy jól stabilizált, nem koaguláló rendszer alakul ki. Lokális minimumok 

figyelhetőek meg a zéta-potenciál értékében a humuszanyag-diclofenac rendszerekben 0,75 

mg/L koncentrációnál mindegyik kiindulási oldatban az adszorpciót megelőzően. Aktív szén 

jelenlétében ez a lokális minimum a kisebb koncentrációk felé tolódik el, mutatva, hogy a 
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töltés negatív marad, azonban a felület aktuális töltéssűrűsége jelentősen csökkent az 

adszorpció során.  

Más a helyzet viszont a nátrium-humát-diclofenac rendszerben, ahol az adszorpció előtti 

állapothoz képest szignifikánsan csökkent a kolloid oldat stabilitása, amit Mann-Whitney 

próbával és Mood-mediánteszttel is igazoltam (két csoport összehasonlítására szolgáló nem 

paraméteres statisztikai próbák, amelyek alkalmazásának nem feltétele a normális eloszlás 

[217].). Ebben az esetben a stabilitás, azaz a zéta-potenciál abszolút értéke szignifikánsan 

csökkent a diclofenac koncentráció növekedésével, míg a többi rendszerben a változás nem 

szignifikáns.  

Mivel az adszorpciós kísérletek eredményei alapján a diclofenac az aktív szénhez 

lényegesen jobban kötődik, mint a huminsavhoz (ld.: diclofenac adszorpciója fejezet), a 

csökkenő stabilitásnak az lehet a magyarázata, hogy versengő adszorpció alakul ki az aktív 

szén felületén a diclofenac és a nátrium-humát között (v.ö.: adszorpciós eredményekről szóló 

fejezetek: HANa-GAC, Diclofenac-GAC, Diclofenac-HA). A nagyobb méretű humuszanyag 

kötődni kezd az aktív szénen, miközben a két különböző típusú molekula negatív töltésű 

karboxil csoportjai taszítják egymást, ezért a növekvő mennyiségű diclofenac molekula kezdi 

kiszorítani a kötőhelyről a HA-t. Mindezt alátámasztják a humuszanyagok aktív szenes 

adszorpciójával kapcsolatos korábbi eredmények [222] (lásd a dolgozat Fulvosav és nátrium-

humát adszorpciója granulált aktív szénen fejezetét), melyek szerint amikor az egyensúlyi 

koncentráció meghaladja a 6,0 mg/L értéket, akkor az aktív szén több nátrium-humátot 

adszorbeál, mint fulvosavat pH=7 körülmények között. Ez a humát hidrofób jellegének 

köszönhető. 

A huminsav és a diclofenac egymáshoz fizikai kölcsönhatás révén, így pl. van der 

Waals erőkkel, hidrogénhidakkal és - kölcsönhatással kapcsolódhat. A folyamatok 

összességükben a kolloid oldat instabilitását növelik a diclofenac koncentrációjának 

növekedése esetén. A töltésátmenet létrejöhet a diclofenac aromás gyűrűi és a szén felület 

között, amelyek Lewis sav-bázis rendszerként viselkednek. Ez egyezik Xu és mtsai [119] 

következetéseivel, amelyek szerint a zéta-potenciál negatív előjele Lewis-savas területek 

jelenlétét jelzi az aktív szén felületén. Az irodalom szerint a metilnarancs szénfelületen 

történő adszorpciójára végzett számítógépes molekuláris orbitál számítás azt az eredményt 

adta, hogy - kölcsönhatás jön létre a szén adszorbens és a metilnarancs között [220]. A 

jelen kutatás során vizsgált rendszerekre vonatkoztatva ez a hipotézis azt mutatja, hogy az 

aktív szén elektronokat kap az oldott diclofenac és humuszanyag molekuláktól. Az 

adszorpciós izoterma második lépcsőjének kialakulása során (27. ábra) a hidrogén-hidaknak 
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van nagy jelentősége, melyek a már adszorbeálódott humuszanyagok oxigén- és 

nitrogéntartalmú csoportjai és a diclofenac aminocsoportja között jön létre. 

A zéta-potenciál értékek alapján (29. ábra) a kiindulási fulvosav és nátrium-humát 

tartalmú oldatok stabilabbak, mint a tiszta diclofenac oldat, ami magyarázza az izotermák 

kezdeti szakaszánál tapasztaltakat (27. ábra), miszerint a diclofenac önmagában eleinte 

könnyebben adszorbeálódik, mint humuszanyagok jelenlétében, mert stabilabb oldatokból 

nehezebben indul az adszorpció, mint az instabilabbakból.  

A fulvosav tartalmú oldatok zéta-potenciáljában nincs szignifikáns változás a diclofenac 

koncentráció növekedésével, ezért nem történik változás az izotermák középső és a felső 

szakaszán. Az aktív szenes adszorpció során és a diclofenac koncentráció növekedésével a 

nátrium-humát tartalmú oldatok stabilitása csökken, az adszorpció utáni egyensúlyi oldatok 

már egyre instabilabbak (v.ö. 29. ábra). 

A diclofenac adszorpciós izotermákat és a zéta-potenciál eredményeket szemlélve 

mindegyik esetben megállapítható, hogy a 3 mg/L egyensúlyi koncentráció közelében a 

rendszer stabilabb, mint annak környezetében, és ez megegyezik az adszorpciós izoterma 

töréspontjának koncentrációjával (27. ábra). Nagyobb diclofenac koncentrációknál a 

viszonylagos stabilitás csak fulvosav jelenlétében tér vissza. Az izoterma töréspontja a 

diclofenac koncentrációnak azt a határkoncentrációját jelöli, ahol a második lépcső 

megjelenik, új réteg kezd kialakulni vagy valamilyen más változás befolyásolja a folyamatot 

és a rendszer stabilitását [105]. Megállapítható, hogy fulvosav és nátrium-humát jelenlétében 

a diclofenac adszorpciós izotermái hasonlóak, azonban az egyensúlyi oldatuk stabilitása 

különböző, fulvosav esetén az oldat stabilabb, mint a humát jelenlétében, ami a 

humuszanyagok különböző fizikai-kémiai jellemzőinek tulajdonítható. 
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5.10 Az EM és a GAC-EM módszerek víztisztítási technológiába 
illeszthetősége 
 

Fontos kérdésnek tartottam a munkám során kapott eredmények víztisztítási 

technológiába illeszthetőségének megfontolását, mivel a témafelvetést elsősorban vízkezelési 

kérdések motiválták, mint a vízben oldott természetes és antropogén szerves anyagok – a 

humuszanyagok és a diclofenac – eltávolításának hatékonyságnövelése. 

A granulált aktív szenet régóta alkalmazzák az ivóvíztisztításban, azonban a 

dolgozatban ismertetett eredmények alapján a hatékonysága még jobban növelhető az oldott 

szerves anyagok eltávolítása területén, ha ez a módszer kiegészül az Effektív 

Mikroorganizmusok alkalmazásával végzett biológiai lebontással. Ugyanakkor a kísérletek 

világosan kimutatták, hogy míg az aktív szenes adszorpció egyensúlya rövid időn belül beáll, 

addig a mikroorganizmusok hatása időben nagyságrendekkel lassabb. Emiatt a vizsgált 

mikroorganizmus keverék alkalmazása mindenképpen egy hordozón jöhet számításba, - vagy 

a szerves mikroszennyezőktől függően két lépcsőben –, ami ivóvíztisztításnál homokszűrő 

vagy aktív szenes szűrő lehet. Az ivóvíztisztításnál problémát vethet fel a biológiai módszer 

alkalmazása abban az esetben, ha a mikroorganizmusok esetleg a kimenő tisztított vízben is 

megjelenhetnének. Azonban az ivóvíztisztítás végső lépésében az aktív szenes szűrést 

követően valamilyen – például klór vagy klór-dioxidos – fertőtlenítést alkalmaznak, amely 

elpusztítaná az adszorbens felületéről leváló és a vízben továbbjutó, egyébként nem patogén 

Effektív Mikroorganizmusokat ugyanúgy, mint ahogy elpusztítja az aktív szénen (EM 

alkalmazása nélkül is) esetlegesen kifejlődő baktériumokat.  

A diclofenac EM készítménnyel történő bontása a kísérleti körülmények között 

lényegesen lassabbnak bizonyult, mint a humuszanyagok lebontása, emiatt ivóvíztisztításkor a 

humuszanyagokkal szemben a diclofenac eltávolítás eredményessége valószínűleg alig 

javulna. Ugyanakkor a vizsgált mikroorganizmusokat már jelenleg is számos 

szennyvíztisztítóban alkalmazzák szerte a világon, és a szennyvizekben a diclofenac nagyobb 

koncentrációban is fordul elő. A hagyományos biológiai szennyvíztisztítókban általában pár 

nappal hosszabb a tartózkodási idő, mint az ivóvíztisztító művekben. Így a szennyvíztisztítón 

belül hosszabb ideig fejtheti ki a hatását az EM készítmény, másrészről a mikroorganizmusok 

az elfolyóval is távozhatnak, és a befogadóban tovább bonthatják a diclofenacot, mivel a 

szennyvíztisztítókban jellemzően nincs fertőtlenítés.  
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6. Összefoglalás 
 

A homoktalaj kivonatok részecskeméret méréseinek eredményei alapján megállapítható, 

hogy a felületaktív anyagok jelentősen befolyásolták a részecskeméret eloszlást, 

csökkentették a részecskék méretét. A szerves anyagok peptizációját különösen elősegítette a 

NaDS, amelyet széles körben alkalmaznak. Az NaDS homoktalajon történő adszorpcióját 

főleg a hidrofób kölcsönhatás irányította. A NaDS három lépcsőben adszorbeálódott a 

homoktalajon, az izoterma kezdeti szakasza alapján L-típusú (Langmuir) izotermát 

eredményezve. A nagyobb tenzid koncentráció növelte a nagyobb méretű részecskék arányát a 

kivonatokban. 

A homoktalajon fajlagosan adszorbeálódott NaDS mennyiség, - akárcsak a 

talajkivonatban a részecskeméret - lényegesen növekedett, amikor a kezdeti koncentráció 

meghaladta a 100 mg/L értéket. Az anionos tenzid jelenlétének köszönhetően új felületek 

jöhetnek létre különböző polaritással, ami lehet apoláris vagy töltéssel rendelkező, így 

aggregátumok képződhetnek. A kísérleti körülmények között a zéta-potenciál elérte a 

stabilitás-instabilitás határát, és 100 mg/L feletti kiindulási koncentrációknál, illetve 32,7 

mg/L egyensúlyi koncentráció felett stabilak voltak a minták.  

A tenzidek és a nátriumklorid külön-külön alkalmazva a kisebb szervetlen részecskék 

diszpergálódását segítik elő, de együttes jelenlétük megfordítja ezt a folyamatot. A 

szervesanyagok eltávolítását követően a tenzideknek önmagukban nem volt hatásuk a kisebb 

szervetlen részecskékre, mert csak a szerves anyagokat oldják, habár sók jelenlétében 

elősegítették az aggregátum képződést, a sókoncentráció növeléssel elősegített aggregációt. 

Az anionos tenzidek, mint amilyen a NaDS és a Supragil WP, nagyobb problémát jelenthetnek 

a klórozható szerves anyagok homoktalajból kioldása szempontjából, mint a kationos tenzidek 

(pl. CTAB). 

Az aktív szén a humuszanyagok eltávolításában hatékonynak bizonyult, de hatása 

erősen függött a humuszanyag típusától és némileg a pH-tól. Az izoterma kezdeti szakasza a 

fulvosav esetében gyengén savas közegben L-típusú izotermát adott, ami erős kötődést jelent 

az adszorbens és az oldott anyag között, míg 7-es és 8-as pH-n S-típusú izotermát kaptam, 

ami kisebb affinitást jelez. A nátrium-humát kevésbé adszorbeálódott az aktív szénen, S-

típusú izotermákat eredményezett minden vizsgált pH értéken, habár a fajlagos adszorbeált 

mennyiség nagyon hasonló volt, mint a fulvosav esetében.  
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A mikroorganizmusok hatékonyan bontották a humuszanyagokat, és csökkentették a 

diszperziók stabilitását. A legkifejezettebb hatás a fulvosav és a homoktalajból a 

baktériumokat tartalmazó foszfát-pufferrel kioldott humuszanyagok esetén volt tapasztalható. 

Jóval kisebb a hatékonyság a nagyobb méretű nátrium-humát lebontásakor, aminek az 

általában rosszabb biológiai hozzáférhetőség mellett az idővel csökkenő tápanyaghiány is oka 

lehet a C/N arányok alapján. A leghatékonyabb degradáció folyamán viszonylag magas 

nitrogéntartalom volt mérhető.  

A granulált aktív szén és a mikrobiális lebontás együttes alkalmazása a fulvosav (97%) 

és a nátrium-humát (94%) eltávolításában is hatékonyabbnak bizonyult, mint ezek közül 

bármelyik módszer önmagában. A balatonfüredi vízminták esetén is hatékonyabbnak 

bizonyult az a módszer, amelyben az aktív szenes adszorpciót bakteriális bontással 

kombináltam. 

A diclofenac vizes oldatokban történő bomlása csak a talaj extraktumokban volt 

jelentős, ami az agyagásványok vagy az esetlegesen jelenlevő mikroorganizmusok 

enzimjeinek katalitikus hatását jelzi. 

A vizsgált humuszanyagok és a diclofenac – illetve bomlástermékei – könnyen 

klórozódtak, a fulvosav és a nátrium-humát nagyjából hasonló mértékben reagáltak a klórral. 

Humuszanyagok jelenlétében a diclofenac-hipoklorit reakció lelassult, mert a humuszanyagok 

és a diclofenac egyaránt klórozódtak. A klór gyorsan elreagált a gyógyszerhatóanyaggal, 

miközben klórozott melléktermékek képződtek. A halogénezés akkor volt a 

legeredményesebb, amikor a diclofenac mellett nem volt jelen egyéb oldott szerves anyag, 

amely szintén klórozódhatott volna. Nátrium-humát jelenlétében több diclofenac maradt az 

oldatban, míg fulvosav mellett kevesebb, azaz a kísérletekben a nátrium-humátra több klór 

használódott el, mint a fulvosavra. Meghatároztam a vizsgált diclofenac klórozási reakciók 

reakciósebességi állandóit is. 

A diclofenac klórozódás mellett oxidálódott is, de az oxidálódása igen lassú folyamat. A 

humuszanyagok fotokatalitikus hatása feltételezhető az oxidálási lépésben, mert jelenlétükben 

a legkevesebb klórozott termék volt kimutatható. A homoktalaj kivonatokban a kolloid 

részecskék (pl. agyagásványok) katalitikus hatását igazolták mind a diclofenac koncentráció 

csökkenő görbéje, mind a reakció végtermékének a TOX mérési eredményei is. 

A diclofenac aktív szénen történő adszorpcióját elősegítette a humuszanyagok jelenléte, 

amelyek már kötődtek a adszorpciós felülethez. Az aktív szénen a diclofenac fulvosav 

jelenlétében erősebben kötődött, mint a nátrium-humát jelenlétében. Az adszorbeált 

mennyiség növekedett fulvosav jelenlétében, amely hozzájárult az egyensúlyi kolloid oldat 
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stabilitásához. A nátrium-humát nagyobb egyensúlyi diclofenac koncentrációknál nehezítette 

a gyógyszermolekula adszorpcióját aktív szénen. 

A diclofenac adszorpciós kísérlet szilárd huminsavon a kezdeti szakasz alapján L-típusú 

izotermát eredményezett. Tehát a gyógyszermolekula jól kötődik a huminsavhoz, így – 

körülményektől függően - a nátrium sójához is, ami befolyásolta az aktív szénen történő 

adszorpciót. Kisebb koncentrációnál a humuszanyagok elősegítik a diclofenac eltávolítását 

azáltal, hogy a diclofenac kötődik a humuszanyaghoz, amely így a gyógyszerhatóanyaggal 

együtt adszorbeálódik az aktív szénen. Nagyobb koncentrációnál a fulvosav esetén megmarad 

ez a hatás, de a nátrium-humát már jobban elfoglalja az adszorbensen az aktív helyeket. Az 

eredetileg instabil diclofenac oldatok fulvosav és nátrium-humát jelenlétében stabilizálódtak 

az adszorpció eredményeként illetve az oldott humuszanyagok és a gyógyszerhatóanyag 

között kialakuló taszító kölcsönhatás következtében. 

A diclofenac GAC-on történő adszorpciójának mechanizmusa úgy értelmezhető, hogy 

nemkovalens kölcsönhatások -elektronok átvitelében vesznek részt a Lewis-sav szén és a 

diclofenac között. Az oldott molekulák, a diclofenac, és a humuszanyagok több lépcsőben is 

adszorbeálódhatnak az aktív szénen. A kétlépcsős izotermák esetén a hidrogén-hidak 

képződésének kulcsszerepe van az adszorpcióban. Az elvégzett kísérletek igazolták, hogy  a 

humuszanyagok és más kolloidok, például agyagásványok jelenléte erősen befolyásolja a 

diclofenac eltávolítási hatékonyságát a vizekből (természetes és szennyvizekből). A kísérlet 

egy fajta kereskedelmi forgalomban kapható és víztisztító művek által használt GAC 

vizsgálatára irányultak. Más anyagok hatékonyságának összehasonlításához további 

vizsgálatok szükségesek az alkalmazott és a leírt kísérleti körülmények között.  

Mivel az ivóvíz és a fürdők elfolyó vize a fertőtlenítés után megmaradó aktív klórt 

tartalmaz, szükséges a diclofenac és az oldott szerves anyag klórozódásának 

megakadályozása. Ez részben megoldható megfelelő adszorbens megválasztásával és 

alkalmazásával, az izotermák és az egyensúlyi oldat zeta-potenciáljának ismeretében. 

A mikroorganizmusok a diclofenacot nagyon nehezen és lassan bontották. Hosszabb 

időtartam alatt kimutatható volt az EM bomlást elősegítő hatása azoknál az oldatoknál, ahol a 

diclofenac csupán önmagában volt jelen, és azoknál, amelyeknél a diclofenac mellett fulvosav 

volt jelen. Rövidebb idő (7 nap) alatt a homoktalaj kivonatban csökkent a diclofenac 

mennyisége, míg a fulvosav és a nátrium-humát tartalmú oldatokban a mikroorganizmusok 

nem a gyógyszerhatóanyagot, hanem elsősorban a mellette jelenlevő humuszanyagot 

bontották kezdetben. Foszfát-puffer, fulvosav jelenlétében a diclofenac koncentrációja a 

felezési idők alapján viszont már csökkent a mikroorganizmusok hatására ahhoz képest, mint 
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amikor azok nem voltak jelen az oldatokban. Meghatároztam ezeknek a mikrobiális lebontási 

folyamatoknak a reakciósebességi állandóit is. 

Az adszorpció és a bontás időigénye közti eltérés miatt az EM alkalmazása a 

humuszanyagok eltávolításában mindenképpen egy hordozón jöhetne számításba, - vagy a 

szerves mikroszennyezőktől függően két lépcsőben –, ami ivóvíztisztításnál felszíni vízbázis 

esetén a homokszűrő vagy az aktív szenes szűrő lehet, talajvíz esetében az aktív szenes szűrő. 

Az ivóvíztisztításnál problémát vethet fel a biológiai módszer alkalmazása abban az esetben, 

ha a mikroorganizmusok esetleg a kimenő tisztított vízben is megjelenhetnének, még akkor is, 

ha a technológia végén alkalmazott fertőtlenítés elpusztítaná őket. A diclofenac eltávolítására 

az EM inkább szennyvíztisztítóban lehet eredményes, mert ott hosszabb ideig fejtheti ki a 

hatását. 
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Tézisek 

 

1. Bizonyítottam, hogy az anionos tenzidek, a nátrium-dodecil-szulfát (NaDS) és a 

Supragil WP, nagyobb problémát jelenthetnek a klórozható szerves anyagok 

homoktalajból történő kioldásának szempontjából, mint a kationos cetil-trimetil-

ammónium-bromid (CTAB). 

a) Lézerdiffrakciós vizsgálatok segítségével megállapítottam, hogy a felületaktív 

anyagok jelentősen befolyásolják a talajkivonatok részecskeméret eloszlását, 

csökkentik a részecskék méretét. A NaDS és Supragil WP anionos tenzidek, 

valamint a NaCl külön-külön elősegítik a kisebb részecskék diszpergálását, 

azonban elektrolit jelenlétében a tenzidek asszociátum képző hatása az 

erőteljesebb. 

b) Szerves anyagok hiányában a vizsgált tenzidek só jelenlétében az aggregátumok 

képződését, a flokkulációt segítik elő. 

2. A homoktalajon a NaDS adszorpciójára három lépcső jellemző, a függvény kezdeti 

szakasza alapján L-típusú (Langmuir) izotermát eredményezve. Igazoltam, hogy a 

NaDS 100 mg/L kiindulási koncentrációjánál a kalcium-iont tartalmazó rendszer 

több paramétere is lényegesen megváltozik. A homoktalajon fajlagosan 

adszorbeálódott NaDS mennyisége és a talajkivonatban a részecskeméret 

lényegesen növekszik, ha az egyensúlyi koncentráció meghaladja a 32,7 mg/L 

értékét. A NaDS homoktalajon történő adszorpcióját elsősorban a hidrofób 

kölcsönhatás irányítja, de a kalcium-ionok jelenléte befolyásolja a folyamatot. 

3. Az aktív szenes adszorpció a humuszanyagok eltávolításában eredményes, azonban 

a hatékonysága függ a humuszanyag típusától és kismértékben a pH-tól az 5-8 pH 

tartományban. A fulvosav gyengén savas közegben az L-típusú izotermák alapján 

erősen kötődik, míg 7-es és 8-as pH-n az S-típusú izoterma kisebb affinitást jelez. A 

nátrium-humát kis koncentrációknál kevésbé adszorbeálódik az aktív szénen, S-

típusú izotermákat eredményez, de növekvő koncentrációval a fajlagos adszorbeált 

mennyiség nagyon hasonló mindkét humuszanyag esetén. 

4. Kimutattam, hogy az Effektív Mikroorganizmusok hatékonyan bontják a fulvosavat 

és a homoktalajból kioldódó humuszanyagokat. A mikroorganizmusok számára 

nehezen hozzáférhető nátrium-humát esetén a kisebb hatékonysághoz a csökkenő 

tápanyagmennyiség is hozzájárult a mért C/N arányok alapján.  
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a) A granulált aktív szén és az alkalmazott mikrobiális lebontás együttes 

alkalmazása a fulvosav és a nátrium-humát eltávolításában is hatékonyabb, mint 

ezek a módszerek önmagukban.  

b) Az Effektív Mikroorganizmusok lassabban bontják a szerves anyagokat, mint 

amilyen gyorsan az aktív szénen beáll az adszorpciós egyensúly. A bontási 

időtartam humuszanyagok esetén néhány nap, a diclofenac esetén több hónap. 

5. A diclofenac bomlása humuszanyagokat tartalmazó vizes oldatokban csak a 

homoktalaj extraktumokban jelentős, ami az agyagásványok vagy az esetlegesen 

jelenlevő mikroorganizmusok enzimjeinek katalitikus hatásának köszönhető. Az 

Effektív Mikroorganizmusok a diclofenacot nagyon nehezen és lassan bontják. 

Bizonyítottam, hogy humuszanyagok jelenléte esetén a mikroorganizmusok előbb a 

humuszanyagokat bontják, majd később a gyógyszerhatóanyagot. 

6. Kísérleteim igazolták, hogy a fulvosav, a nátrium-humát, a homoktalajból kioldódó 

humuszanyagok és a diclofenac klór hatására könnyen halogéneződnek, miközben 

klórozási melléktermékek képződnek. 

a) A vizsgált fulvosav és a nátrium-humát hasonló mértékben reagál a klórral. A 

halogénezés a diclofenac esetén akkor a legkifejezettebb, amikor nincs mellette 

jelen egyéb oldott szerves anyag, amely szintén klórozódhat. 

b) A diclofenac klórozódás mellett oxidálódik is, de ez jóval lassabb folyamat. A 

humuszanyagok fotokatalitikus hatása feltételezhető az oxidálási lépésben. 

7. Igazoltam, hogy a diclofenac aktív szenes adszorpcióját elősegíti a humuszanyagok 

jelenléte a diclofenac és humuszanyagok közötti kölcsönhatás révén.  
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Theses 
 

1. I have proved that anionic surfactants, sodium dodecyl sulphate (SDS) and Supragil 

WP can be a major problem in dissolving chlorinable organic matter from sandy soil 

compared to cationic cetyltrimethylammonium bromide (CTAB). 

a) By means of laser diffraction measurements, I ascertained that surfactants may 

affect the particle size distribution of soil extracts and reduce the size of 

particles significantly. Anionic surfactants of SDS and Supragil WP, as well as 

the NaCl facilitate the dispersion of smaller particles, but in the presence of 

electrolyte, the formation of associates is more powerful. 

b) The surfactants studied enhance the formation of aggregates and flocculation 

in the absence of organic substances and in the presence of salt. 

2. On sandy soil, the adsorption of sodium dodecyl sulphate can be characterised with 

three steps, resulting in an L-type (Langmuir) of isotherm, based on the initial phase of 

the function. I have proved that several parameters of the system with an initial cc. of 

100 mg/L SDS containing also calcium ions were altered significantly. If the 

equilibrium concentration exceeds 32.7 mg/L, the specific adsorbed amount of SDS on 

the sandy soil, as well as the particle size in the soil extract increase significantly. The 

adsorption of SDS on sandy soil is primarily driven by hydrophobic interaction, but 

the presence of calcium ions may affects the process. 

3. Activated carbon adsorption is effective in the removal of humic substances, but its 

effectiveness depends on both the type of humic substances and pH in the range of 5-

8.  In a weak acidic medium, fulvic acid bounds strongly to activated carbon according 

to the L-type isotherms, while the S-type isotherms indicate a lower affinity at pH 7 

and pH 8. Sodium humate in low concentraion adsorbs on activated carbon with lower 

affinity resulting in S-type isotherms; but with its increasing concentration, the 

specific adsorbed amount is highly similar to that observed in the case of fulvic acid. 

4. I have demonstrated that ‘Effective Microorganisms’ degraded fulvic acid and 

dissolved humic substances from the sandy soil in a highly affective way. The biotic 

removal of sodium humate — a less accessible substance for microorganisms — was 

less effective; due to also the decreasing nutrient content indicated by the C/N ratios. 

a) The combination of the granular activated carbon and the applied microbial 

process enhances the degradation of both the fulvic acid and the sodium 

humate compared to the single use of these approaches. 
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b) ‘Effective Microorganisms’ break down organic matter slower than the time 

required for settled balance in adsorption on activated carbon. The degradation 

time of humic substances is few days, while it is several months for diclofenac. 

5. The degradation of diclofenac in aqueous solution with humic substances is only 

significant in the soil extract, which may indicate the catalytic activity of clay 

minerals, or the enzymatic activity of microorganisms being present eventually. 

Removal of diclofenac by Effective Microorganisms is an especially difficult and slow 

process. I have proved that in the presence of humic substances, microorganisms 

degrade humic substances first, and only then drug substances. 

6. I have shown experimentally that fulvic acid, sodium humate, humic substances 

released from sandy soil as well as diclofenac are all halogenated easily by chlorine; 

meanwhile chlorination by-products are formed. 

a) Both the fulvic acid and the sodium humate tested react similarly to chlorine. 

The halogenation of diclofenac is enhanced the most in the absence of further 

dissolved organic substances that could also be chlorinated. 

b) The chlorination of diclofenac leads also to its oxidization, but this latter 

process is much slower. Photocatalytic effect of humic substances in the 

oxidation step can also be supposed. 

7. I have proved that humic substances enhances the adsorption of diclofenac on 

activated carbon through the interaction between diclofenac and humic substances. 
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Köszönetnyilvánítás 
 

Tisztelettel köszönöm a segítséget azoknak, akik a doktori munkám során a 

segítségemre voltak.  

Dr. Szakácsné Dr. Földényi Ritának – Pannon Egyetem, Környezettudományi 

Intézet, majd Soós Ernő Víztechnológiai Kutató-Fejlesztő Központ – köszönöm a 

gondosan és szeretettel végzett, mindvégig segítő témavezetői munkáját, a mérések 

lehetővé tételét, a kísérleti munkámhoz adott tanácsokat, gondolatokat és segítséget, 

valamint a publikációk és a dolgozat készítésekor nyújtott segítséget, a rendkívül alapos 

átnézést, ellenőrzést és javaslatokat.  

Dr. Tóth Juditnak – Pannon Egyetem MÜKKI – köszönöm a lézer diffrakciós 

részecskeméret és zéta-potenciál mérések lehetővé tételét, az értékeléshez adott szakmai 

tanácsokat, valamint az ezekből készült publikáció készítésekor a gondos és alapos 

átnézést, segítséget, javaslatokat.  

Dr. Marton Aurélnak – Pannon Egyetem, Környezettudományi Intézet – 

köszönöm, hogy a doktori képzés első felében dolgozhattam a laboratóriumában és 

használhattam a laboratóriumi eszközöket. Köszönöm a gondolatébresztő 

beszélgetéseket, a hasznos tanácsokat a kíséreltekkel kapcsolatban, és a kutató-fejlesztő 

szakmérnöki diplomadolgozatom alapos, segítő bírálatát. 

Köszönöm Nagy Attilának és a Chemviron Carbon cégnek a kísérletekhez 

nyújtott granulált aktív szenet, valamint Dr. Józsa Ritának és a Greenman Kft.-nek a 

kísérletekben használt EM készítményt. Köszönöm Holényi Tamásnak és Erdeiné 

Molnár Erzsébetnek – Dunántúli Regionális Vízmű Zrt. – a balatonfüredi vízműben a 

vízmintavétel lehetővé tételét és az alkalmazott technológia alapos ismertetését.  

Dr. Angyal Andrásnak – PE Ásványolaj- és Széntechnológiai Intézeti Tanszék – 

köszönöm a TOX mérések lehetővé tételét. 

Köszönöm Bakos Ferencnének – PE Föld- és Környezettudományi Tanszék – 

továbbá Dr. Szabóné Dr. Bárdos Erzsébetnek és Tilinger Ferencnének – PE Általános és 

Szervetlen Kémia Tanszék – a TOC mérésekben nyújtott segítséget. 

Dr. Kárpáti Árpádnak – PE Környezetmérnöki Intézet – és Dr. Kiss Gyulának – 

PE Föld- és Környezettudományi Tanszék – köszönöm a támogató javaslatokat, 

tanácsokat. 

Dr. Harnos Noéminek – MTA ATK Mezőgazdasági Intézet – köszönöm a 

türelmet és támogatást, valamint olyan adatértékelő szoftverek (elsősorban Origin 9) 
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használatának lehetővé tételét, melyek nagyban segítették az eredmények szakszerű 

kiértékelését. 

Köszönöm a Föld- és Környezettudományi Tanszék dolgozóinak a laboratóriumi 

eszközök és analitikai műszerek használatának lehetővé tételét és a munkában nyújtott 

segítséget, tanácsokat. Köszönetemet fejezem ki tanáraimnak, a Pannon Egyetem 

Mérnöki Kar oktatóinak, akik a környezetmérnöki képzésben tanítottak. 

Köszönöm édesanyámnak, aki elindított az úton, Szemerédy Irénnek és 

férjemnek, Dr. Benkő Attilának a sok szeretetet, biztatást, türelmet és támogatást, 

amellyel mindig segítettek. 

 

Benkőné Joó Szilvia 

 

 




