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DOĞAL VE ENDÜSTRĠYEL ATIK MALZEMELER KULLANILARAK 

GĠDERĠLMESĠ 

 

Seda TÖZÜM AKGÜL 

 

Süleyman Demirel Üniversitesi 

Fen Bilimleri Enstitüsü 

Çevre Mühendisliği Anabilim Dalı 

 

DanıĢman: Doç. Dr. Nevzat Özgü YĠĞĠT  

 
Tez çalıĢmasının ana amacı orijinal ve yüzeyleri modifiye olmuĢ doğal ve atık 

malzemeler kullanarak sulardan selenyum türlerinin ve doğal organik maddenin 

giderimidir. Bu amaçla kırmızı çamur partikülleri asit ve ısı ile muamele edilerek 

pomza/cüruf partikülleri de demir ile kaplanarak hazırlanmıĢtır. Hazırlanan farklı 

partikül boyut fraksiyonundaki bu partiküller hem adsorbent hem de katalizör olarak 

kullanılmıĢtır. Orijinal kırmızı çamur (OKÇ) partiküllerinin asit aktivasyonu/ısı 

muamelesi orijinal kırmızı çamurun mikropor ve dıĢ yüzey alanını ve kümülatif por 

hacmini önemli Ģekilde artırmıĢtır. Pomza/cürufların demir oksit ile kaplanması ve 

OKÇ‘nin asit ile aktivasyonu pHpzc değerlerini azaltmıĢ ve yüzey asiditesini 

artırmıĢtır.  

 

Demir oksit yüzeyler ve asit aktiviteli kırmızı çamurdaki (AAKÇ) selenit/selenat 

adsorpsiyonu, birinci derece adsorpsiyon kinetikleri ile çok hızlıdır. Pomza/cüruf 

partiküllerinin demir oksit ile kaplanması ve OKÇ partiküllerinin asit ile aktivasyonu 

selenit ve selenat giderim verimlerini artırmıĢtır. AAKÇ ile elde edilen maksimum 

Se adsorpsiyon kapasitesi 6,3 mg Se/g adsorbenttir. Yüzey modifiyeli partiküller ile 

selenat giderimi genellikle selenit gideriminden daha düĢüktür. Demir oksit 

adsorpsiyon yüzeyleri için Se türleri ve diğer su matrisinde bulunan anyonlar 

arasındaki rekabet yüzünden, sentetik çözelti testlerine kıyasla doğal suda 

selenit/selenat giderim verimlerinin azaldığı bulunmuĢtur. Daha yüksek pH‘larda 

demir oksitler ve Se türleri arasındaki elektrostatik itmenin artması yüzünden pH 

8,9‘a kıyasla pH 7,5‘te daha yüksek Se giderim verimleri bulunmuĢtur. Se giderimi 

için test edilen 17 farklı partikül arasında en etkili adsorbentler, AAKÇ ve demir 

kaplı pomzadır. Bu partiküller ile içme suyu standartlarından daha düĢük 

konsantrasyonlarda Se konsantrasyonları (5-10 μg/L) elde edilmiĢtir.  

 

Orijinal pomza/cürufların demir oksitle kaplanması adsorptif doğal organik madde 

(DOM) giderim verimlerini önemli miktarda artırmıĢtır. Demir kaplı Isparta pomzası 

(Isp 1 DK) ve çelikhane cürufu (ÇC) partikülleri, hümik asit çözeltisinden DOM‘un 

adsorptif gideriminde etkili partiküllerdir. Hümik asit çözeltisinde Isp 1 DK ve ÇC 

partikülleri ile elde edilen maksimum çözünmüĢ organik karbon (ÇOK) giderim 

verimleri sırasıyla % 40 ve % 75‘tir. Salt adsorpsiyon prosesiyle elde edilen UV 

absorbans giderim verimleri ÇOK giderim verimlerinden büyüktür. UV absorbans 
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değerlerinde elde edilen daha yüksek giderim verimleri, DOM‘un çoğunlukla 

aromatik bileĢenleri içerdiğini göstermektedir. Demir oksit yüzeyler DOM‘un yüksek 

miktarlarda hidrofobik kısımlarını tercihen giderdiği için, özellikle DYÜ kontrolü 

açısından avantajlıdır. 

 

Katalitik hidrojen peroksit oksidasyonunda hidrojen peroksit dozu, katalizör dozu, 

DOM kaynağı, radikal yakalayıcının varlığı gibi farklı deneysel Ģartlarının etkisi 

çalıĢılmıĢtır. Elde edilen sonuçlar, katalitik hidrojen peroksit oksidasyonunun DOM 

giderimi için genelde adsorpsiyon prosesinden daha yüksek bir performans 

sergilediğini göstermiĢtir. Demir kaplı pomza ile elde edilen en yüksek UV280 

absorbans giderim verimi % 71‘dir. Katalitik hidrojen peroksit oksidasyonunda tert 

bütanol ilavesi ile birlikte elde edilen DOM giderim verimlerinin azaldığı 

bulunmuĢtur (% 20). Bu sonuçlar demir kaplı pomza yüzeylerinde oluĢan OH• 

radikallerinin katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ile DOM gideriminde önemli 

rol oynadığını göstermiĢtir. 

 

Katalitik ozonlama prosesinde katalizör dozu, katalizör partikül boyutu, çözelti pH 

değeri, sıcaklık, radikal yakalayıcının varlığı, DOM kaynağı gibi farklı 

parametrelerin etkisi çalıĢılmıĢtır. Deneysel sonuçlara göre katalitik ozonlama 

prosesinde ozon ile birlikte demir kaplı pomzanın kullanılması, salt adsorpsiyon ve 

salt ozonlama prosesine kıyasla DOM giderim verimini önemli derecede artırmıĢtır. 

Salt adsorpsiyon, salt ozonlama ve demir kaplı pomza katalizli ozonlama prosesi ile 

elde edilen UV280 absorbans giderim verimleri sırasıyla % 41, % 48 ve % 80‘dir. 

Elde edilen ÇOK giderim verimleri ise salt ozonlama için % 10, salt adsorpsiyon için 

% 30 ve demir kaplı pomza katalizli ozonlama ile % 46‘dır (3 g/L pomza). Katalitik 

ozonlama prosesinde demir oksit yüzeylerde, nötr pH (pH 6,86) değerlerinde diğer 

pH değerlerine göre (pH 5 ve pH 9) daha yüksek DOM giderimi bulunmuĢtur. Demir 

kaplı pomza katalizli ozonlamada tert bütanol ilavesi ile birlikte elde edilen DOM 

giderim verimleri önemli Ģekilde azalmıĢtır ki bu durum da DOM gideriminin 

hidroksil radikal mekanizması ile gerçekleĢtiğini kanıtlamaktadır. Demir oksitler ile 

katalizli ozonlama proseslerinde katalizörlerin aktivitesi OH• radikallerinin üretimine 

bağlıdır. Demir kaplı pomzadaki demir oksit yüzeyler ozon bozunmasını geliĢtirmiĢ 

ve sonuç olarak hidroksil radikallerin üretimini sağlamıĢtır. Katalitik ozonlama 

prosesi ile hümik asit çözeltisinde elde edilen DOM giderim verimleri düĢük 

SUVA‘lı doğal suda elde edilen DOM giderim verimlerinden büyüktür. Fakat yine 

de doğal sularda demir kaplı pomza katalizli ozonlama prosesi ile % 60 UV 

absorbans giderim verimleri elde edilmiĢtir. Katalitik ozonlama prosesi düĢük 

dozlarda katalizör kullanımında katalitik hidrojen peroksit oksidasyonundan daha 

etkilidir. Fakat partikül ve hidrojen peroksit dozunun etkisi yüzünden daha yüksek 

dozlarda katalizör kullanıldığında katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ile elde 

edilen DOM giderim verimleri katalitik ozonlama ile elde edilen giderim 

verimleriyle hemen hemen aynıdır.  

 

 

 

Anahtar Kelimeler: Kaplama, demir oksit, pomza, kırmızı çamur, selenyum, doğal 

organik madde, adsorpsiyon, katalitik ozonlama, katalitik oksidasyon 
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WATERS USING VARIOUS NATURAL PARTICLES AND INDUSTRIAL 

WASTE MATERIALS 

 

Seda TÖZÜM AKGÜL 

 

Süleyman Demirel University 

Graduate School of Applied and Natural Sciences 

Department of Environmental Engineering 

 

Supervisor: Assoc. Prof. Dr. Nevzat Özgü YĠĞĠT 

 

The purpose of this thesis is to investigate the removal of selenium species and 

natural organic matter from waters using various original and surface-modified 

natural or waste materials. The pumice/slag particles were coated with iron oxide and 

red mud particles was acid activated by acidification and heat treatment. These 

particles with different particle size fractions is used both as the adsorbent also the 

catalyst. Acid activation/heat treatment of original red mud (ORM) particles 

significantly increased their micropore and external surface area and cumulative 

volume of pores. Iron oxide coating of pumice/ slags and acid activation of ORM 

decreased their pHpzc values and increased surface acidity. 

 

Selenite/selenate adsorption on iron oxide surfaces and acid activated red mud 

(AARM) was very fast with approximately first-order adsorption kinetics. Iron oxide 

coating of pumice/slag and acid activation of ORM particles significantly enhanced 

their selenite and selenate uptakes. Maximum Se adsorption capacities as high as 6.3 

(mg Se/g adsorbent) were obtained by AARM. The extent of selenate uptakes by the 

surface modified particles was generally lower than those of selenite. Due to 

competition among Se species and other background water matrix for iron oxide 

adsorption sites, reduced selenite/selenate uptakes were found in natural water 

compared to single solute tests. Higher Se uptakes by iron oxide surfaces were found 

at pH 7.5 compared to pH 8.9, due to increased electrostatic repulsion among iron 

oxides and Se species at higher pH. The most effective adsorbents among the tested 

17 different particles for Se uptake were AARM and iron oxide coated pumice. Se 

concentrations less than drinking water standards (5–10 mg/L) can be achieved by 

these particles. These low-cost, natural, or recyclable waste particles appear to be 

promising adsorbents for Se removal after their surface modification.  

 

Iron oxide coating of original pumice/ slag particles significantly increased their 

NOM removal during adsorption. Isp 1 IC and SS were effective in NOM adsorptive 

uptakes in the humic acid solution. Maximum DOC removal obtained by Isp 1 IC 

and SS particles in humic solution was 40 % and 75 %, respectively. UV absorbance 

removal have been founded to decrease more than DOC removal in adsorption 

processes. The higher removals UV absorbance values suggest that NOM consists 
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mostly aromatic components. Iron oxide surfaces preferentially removes the 

hydrophobic NOM fractions, it is advantageous in terms of DBP control. 

 

In the catalytic hydrohen peroxide oxidation, the influence of different experimental 

conditions such as hydrogen peroxide dose, catalyst dosage, NOM source, radical 

scavenger (tert-butanol) was studied. Results show that catalytic hydrogen peroxide 

oxidation significantly improves NOM removal efficiency compared to adsorption 

only. Maximum UV280 absorbance removal obtained by iron coated pumice particles 

was 71 %. The reduced NOM removal were found in the catalytic hydrogen peroxide 

oxidation with tert butanol compared to the catalytic hydrogen peroxide oxidation 

without tert butanol. This results showed that the formed OH• radicals in the iron 

coated pumice surfaces play an important role in the DOM removal in the catalytic 

hydrogen peroxide oxidation. 

 

In the catalytic ozonation process, the influence of important parameters such as 

catalyst dosage, catalyst particle size, pH of solution, temperature, radical scavenger 

(tert-butanol), NOM source was examined. According to experimental results the 

application of iron coated pumice to the ozonation system was enhanced the 

efficiency of NOM removal when compared to sole ozonation and adsorption only. 

In adsorption only, sole ozonation process and iron coated pumice catalyzed 

ozonation, the removal levels of UV280 absorbance were, 41, 48 and 80 %, 

respectively. Dissolved organic carbon (DOC) removal was 10 % for sole ozonation, 

30 % for adsorption only and 46 % for catalytic ozonation with iron coated pumice 

(3 g/L pumice dose). In catalyitic ozonation process, higher NOM removal by iron 

oxide surfaces were found at pH 7 compared to the other (pH 5 and pH 9). The 

addition of tert butanol remarkably decreases the removal efficiency of NOM in iron 

coated pumice catalyzed ozonation, which suggests that NOM degradation follows 

the mechanism of hydroxyl radical oxidation. In iron oxide catalyzed ozonation 

process, activity of the catalyst depends on the production of OH• radicals. The iron 

oxide surfaces on iron coated pumice enhance ozone decomposition and enable 

hydroxyl radical generation. NOM removal obtained was greater in the humic acid 

solution than in the low SUVA natural water by catalytic ozonation. But still about 

60 % UV absorbance removals were achieved by iron coated catalyzed ozonation in 

natural waters. In low catalyst dose, the catalytic ozonation showed better 

performance for removal efficiency of natural organic matter than the catalytic 

hydrogen peroxide oxidation. But the obtained NOM removal by catalytic hydrogen 

peroxide are the same with the removal efficiencies obtained by catalytic ozonation 

when used at higher doses catalyst. 

 

 

Keywords: Coating, iron oxide, pumice, red mud, selenium, natural organic matter 

madde, adsorption, catalytic ozonation, catalytic oxidation 

 

2015, 212 pages 
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1. GĠRĠġ 

 

1.1. Motivasyon ve Amaç 

 

Selenyum iz miktarlarda hayat için önemli olan bir besin elementidir fakat daha 

yüksek konsantrasyonlarda oldukça toksiktir (Schomburg vd., 2004; Fu vd., 2014). 

Bu toksik seviyeleri (>400μg gün
−1

) ve besin eksikliği (<40μg gün
−1

) arasında dar bir 

aralık vardır (WHO, 2011). Selenyum toksisitesi, sinir sistemi hastalıkları, saç 

dökülmesi, tırnak kaybına neden olmaktadır (Yang vd., 1983, Zheng vd., 1999, Dörr 

vd., 2008, Hoang ve Klaine, 2008; Lenz ve Lens, 2009; Qin vd., 2012). 

 

Selenyum hem organik hem de inorganik formlarda bulunur. Selenyum çevrede tipik 

olarak -2, 0, 4 ve 6‘yı içeren çoklu oksidasyon durumlarında oluĢmaktadır. Sularda 

selenyumun türleĢmesi pH, oksijen varlığı ya da yokluğu ve organik madde ve 

özellikle demir, mangan ve alüminyum oksit gibi diğer bileĢenlerin 

konsantrasyonuna büyük oranda bağlıdır. Sucul sistemlerde inorganik selenyum, 

genellikle selenat Se(VI) ve selenit Se(IV) olarak adlandırılan iki oksidasyon 

durumundan birinde bulunmaktadır. Selenat termodinamik olarak öncelikli olmasına 

rağmen birçok yüzeysel suda her ikisi de birlikte bulunabilir (Levander, 1985; 

Jacobs, 1989; Zhang vd., 2008a). Selenyumun toksisitesi kimyasal oksidasyon 

durumuna bağlıdır ve selenit selenattan, selenat ise selenidden daha toksiktir (Zhang 

vd., 2008a). 

 

Selenyum, cam, seramik, pigment ve lastik üretimi gibi endüstriyel proseslerde 

yaygın olarak kullanılmaktadır. Ġçme suyundaki selenyumun önemli kaynakları, 

petrol ve metal rafinelerinden gelen deĢarjlar, doğal tortuların erozyonu ve 

madencilik faaliyetlerinden gelen deĢarjlardır (EPA, 2015). Bunun yanında tarımsal 

sulama, evsel depolama, altın, gümüĢ ve nikel madenciliği, kömür madenciliği ve 

yakılması gibi faaliyetlerin atıkları da selenyum salınımına sebep olmaktadır (Lemly, 

2004).  

 

 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0045653511012434#b0265
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0045653511012434#b0295
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0045653511012434#b0090
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0045653511012434#b0090
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0045653511012434#b0125
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0045653511012434#b0175


2 

 

Selenyum, su arıtma sektöründe milyarda bir (ppb) seviyedeki deĢarj standartları 

nedeniyle önemli bir sorun oluĢturmaktadır. Dünya Sağlık Örgütü (WHO), içme 

suyundaki maksimum kabul edilebilir konsantrasyounu 40 ppb (40μg/L) olarak 

kararlaĢtırırken Amerika BirleĢik Devletleri Çevre Koruma Ajansı (EPA) selenyum 

için 50 ppb (50μg/L) maksimum kirletici seviyesine müsaade etmektedir (EPA, 

2009). Türkiye içme suyu standartlarında ise selenyum için maksimum kirletici 

seviyesi 10 μg Se/L‘dir (TSE, 2005). Sulardan selenyum türlerini gidermek için 

membran ayırma prosesleri, iyon değiĢtirme, koagülasyon, adsorpsiyon, biyolojik 

arıtma gibi çeĢitli arıtma prosesleri test edilmiĢ ya da uygulanmıĢtır (Chung vd., 

2006, Zhang vd., 2008a). Bu teknolojiler arasında adsorpsiyon, kolaylıkla küçük 

ölçekli sistemlerde kullanılabilmesi ve daha ucuz ve etkili adsorbentler 

geliĢtirilebilmesi açısından kullanılan en pratik yöntemlerden biridir. Ayrıca 

demirhidrit yüzeyler üzerine selenyumun adsorpsiyonu, EPA‘ya göre en iyi 

teknolojidir (Twidwell vd., 2000).  

 

Doğal organik madde (DOM) bütün yüzey, yer altı ve toprak sularında 

bulunmaktadır. Doğal organik madde, geniĢ bir aralıkta kimyasal kompozisyona ve 

moleküler boyuta sahip yüklüden yüksüze aynı zamanda da alifatikten yüksek 

derecede renkli ve aromatiğe kadar bir dizi bileĢen içermektedir (Sharp vd., 2006a,b; 

Fabris vd.,2008; Matilainen ve Sillanpää, 2010). DOM, hümik maddeler (hümik ve 

fülvik asitler) ve hümik olmayan maddeleri (proteinler, aminoasitler, karbonhidratlar 

gibi) içeren heterojen bir karıĢımdır (Nikolaou ve Lekkas, 2001; Wetzel, 2001; Hong 

vd., 2008). 

 

DOM‘un kendisi toksik olarak kabul edilmemesine rağmen içme sularının 

arıtılmasında ve dağıtımında problemlere sebep olmaktadır. Doğrudan neden 

oldukları sorunlar, tat ve koku problemlerine yol açan yüksek renk seviyeleri ile 

iliĢkilidir. Dolaylı neden oldukları sorunlar ise, dağıtım sistemlerinde biyolojik 

yeniden büyümeye sebep olması ve potansiyel olarak kanserojen dezenfeksiyon yan 

ürünlerinin (DYÜ) oluĢumudur (Genz vd., 2008). Doğal organik madde içme suyu 

arıtımında kullanılan klor gibi dezenfektan maddeler ile reaksiyona girerek 

DYÜ‘lerin oluĢmasına sebep olduğu için içme suyu arıtma tesisindeki varlığı halk 
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sağlığı açısından endiĢe verici bir durumdur (Treguer vd., 2010). DYÜ‘ler, mesane 

kanseri, doğal düĢük ve doğum kusurları gibi sağlık etkilerine sahip olduğu için su 

arıtımında önemli bir dikkat noktası olmuĢtur (Singer, 2006). Bu yüzden içme 

suyundaki konsantrasyonları bir çok ülkede yasa ve yönetmeliklerle düzenlenmiĢtir 

(Matilainen ve Silanpaa, 2010) 600‘den fazla DYÜ türü tespit edilmiĢtir ve bunların 

arasında trihalometanlar (THM) ile haloasetik asitler (HAA) en yaygın olanlarıdır 

(Krasner vd., 2006). KlorlanmıĢ içme sularında tespit edilen ilk halojenli yan ürünler 

THM‘lerdir (Rook, 1974). Sularda tespit edilen ve mevzuatlarda yer alan dört temel 

THM: kloroform, diklorobromometan (DCBM), dibromoklorometan (DBCM), 

bromoform‘dur. Amerika EPA tarafından, “Dezenfektanlar ve Dezenfeksiyon Yan 

Ürünleri Ġlkesi” yürürlüğe konularak, içilebilir su kaynaklarındaki DYÜ‘ler 

hakkında, THM için 80 μg/L ve 5 haloasetik asit için 60 μg/L maksimum kirletici 

seviyesi belirlenmiĢtir (EPA, 2006). Ülkemizde ise toplam THM limiti ―Ġnsani 

Tüketim Amaçlı Sular Hakkında Yönetmelik‖te belirtildiği gibi 31 Aralık 2012 

tarihine kadar 150 μg/L olarak uygulanmıĢ, bu tarihten sonra ise 100 μg/L olarak 

düzenlenmiĢtir (Sağlık Bakanlığı, 2005).  

 

DYÜ mevzuatlarına uyum sağlamak için genellikle iki yaklaĢım kullanılmaktadır: 

(1) klor ilavesinden önce DYÜ öncü bileĢenlerinin giderimi (DOM gibi), (2) 

alternatif dezenfektan/oksidantların (ozon, kloramin, klor dioksit ve UV ıĢını gibi) 

kullanılmasıdır (Glaze, 1987; Scheible vd., 1992; Wolfe vd., 1984; Cheng, 2006). 

DOM giderimi için, zenginleĢtirilmiĢ koagülasyon yaygın olarak kullanılmaktadır 

ancak çıkıĢ suyunda DYÜ mevzuatlarına uyum sağlamak için bazı su arıtma tesisleri, 

zenginleĢtirilmiĢ koagülasyondan sonra ilave DOM giderimine ihtiyaç duymaktadır 

(Dastgheib vd., 2004). ZenginleĢtirilmiĢ koagülasyonun yanında granüler aktif 

karbon adsorpsiyonu ve membran filtrasyonu da DOM giderimi için kullanılan 

prosesler arasındadır (Jacangelo vd., 1995). Membran prosesleri DOM ve DYÜ 

problemine bir çözüm sağlamaktadır. Ancak yüksek maliyetinden dolayı özellikle 

küçük ölçekli su arıtma tesislerinde uygulanması çok tercih edilmemektedir. 

(Dastgheib vd., 2004). Adsorpsiyon DOM giderimi için kullanılan düĢük maliyetli 

cazip bir seçenektir (Ding vd., 2010). Sulu çözeltilerden doğal organik maddenin 

adsorptif giderimi için çok sayıda çalıĢma mevcuttur (Tipping, 1981; Gu vd., 1995; 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0008622303006432
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0008622303006432
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KitiĢ vd., 2007; Genz vd., 2008; Ding vd., 2010; Rahman vd., 2013). Bu 

çalıĢmalarda kullanılan çeĢitli adsorbentlerin demirle kaplama (demir oksitler: geotit, 

hematit, demir hidrat veya bunların karıĢımı) gibi yüzey modifikasyonları ile 

adsorpsiyon kapasiteleri arttırılmıĢtır (Stenkamp ve Benjamin, 1994; Gu vd., 1995; 

Ahammed ve Chaudhuri, 1996; Chang vd., 1997; Korshin vd., 1997; McMeen ve 

Benjamin, 1997; Lai ve Chen, 2001; Lai vd., 2002; Vaishya ve Gupta, 2003; Kaplan 

Bekaroğlu, 2010).  

 

Ġçme suyundan DOM giderimi için tavsiye edilen bir diğer arıtma teknolojisi ileri 

oksidasyon prosesleridir (Matilainen ve Sillanpää, 2010). Ġleri oksidasyon prosesleri 

son yıllarda yoğun bir Ģekilde çalıĢılmaktadır. O3/H2O2, UV/H2O2, UV/O3, UV/TiO2, 

Fe
2+

 /H2O2 gibi oksidant, radyasyon ve katalizin çeĢitli kombinasyonları organik 

kirleticiler ve DOM giderimi için geliĢtirilmiĢtir (Glaze vd., 1987; Kleiser ve 

Frimmel, 2000; Amirsardari vd., 2001; Fukushima vd., 2001; Chin ve Be´rube´, 

2005; Wang vd., 2006; Toor ve Mohseni, 2007; Liu vd., 2008; Bond vd., 2009; 

Lamsal vd., 2011; Kalajdžić, vd., 2013). 

 

Bu tez çalıĢması iki aĢamadan oluĢmaktadır. Birinci aĢamada sulardan selenyum 

giderimi araĢtırılırken ikinci aĢamada ise sulardan DOM giderimi araĢtırılmıĢtır. Tez 

çalıĢmasının birinci aĢamasının amacı, orijinal ve yüzeyleri çeĢitli Ģekillerde 

modifiye edilmiĢ doğal ve atık materyaller kullanarak sulardan selenyum 

oksaniyonlarının (selenit ve selenat) adsorptif giderimini sağlamaktır. Tez 

çalıĢmasının ikinci aĢamasının amacı ise orijinal ve modifiye edilmiĢ doğal ve atık 

malzemeler kullanarak salt adsorpsiyon ve farklı oksidasyon prosesleri (hidrojen 

peroksit, ozon gibi oksidantlar kullanarak) ile sulardan DOM gideriminin 

araĢtırılmasıdır. Asit ile aktivasyon, demir oksitler ile kaplama gibi çeĢitli yüzey 

modifikasyon yöntemleri kullanılarak üretilen adsorbent/katalizörlerin selenyum ve 

DOM giderme etkinlikleri belirlenmiĢtir.  

 

Bu çalıĢmada doğal, ticari ve endüstriyel atık materyaller test edilmiĢtir. Doğal 

materyal olarak, doğal volkanik cürufu, demir kaplı volkanik cürufu, doğal pomza 

partikülleri ve demir kaplı pomza partikülleri; endüstriyel atık materyaller olarak, 
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çelikhane cürufu, orijinal kırmızı çamuru ve asit aktiviteli kırmızı çamuru 

kullanılmıĢtır. Bunların yanında geotit ve hematit partikülleri ticari olarak elde 

edilmiĢtir. Pomza volkanik patlamalar sırasında oluĢmuĢ hafif, yüksek derecede 

poroz volkanik bir taĢtır. Pomza partikülleri adsorbent, filtre ortamı, biyofilm ya da 

katalizör desteği olarak çeĢitli çevresel uygulamalarda test edilmiĢ ve kullanılmıĢtır. 

Pomza partiküllerinin oldukça poroz olmaları ve nispeten yüksek yüzey alanlarına 

(yaklaĢık 5-30 m
2
/g) sahip olmaları, su arıtımında kullanımlarında avantaj 

sağlamaktadır. Birkaç araĢtırmacı adsorbent ve/veya filtrasyon ortamı üretmek için 

düĢük maliyetli materyaller ile demir oksitleri kombine etmiĢtir (Chang vd., 1997; 

Lai vd., 2002, KitiĢ vd., 2007). Lo ve Chen (1997) selenyum giderimi için kumu 

demir ile kaplamıĢ ve yüksek adsorpsiyon kapasiteleri elde etmiĢlerdir.  

 

Test edilen atık malzemeler ise kırmızı çamur ve çelikhane cürufudur. Kırmızı çamur 

alüminyum üretim endüstrisinin Bayer prosesinde boksitin alkalin liçi sırasında 

üretilen bir yan üründür. Kırmızı çamur Bayer prosesi sırasında oluĢan ve orijinal 

olarak ana mineralde mevcut bileĢenlerin karıĢımını içermektedir. Demir oksit 

(Fe2O3) tuğla kırmızısı rengini veren kırmızı çamurun ana bileĢenlerindendir. Her yıl 

dünyada yaklaĢık olarak 90 milyon ton kırmızı çamur üretilmektedir. Proses artığı 

olan kırmızı çamur, değersiz bir atık olarak görülmekte ve geliĢigüzel bir Ģekilde 

depolandıkları için alüminyum tesislerinin kurulduğu yerlerde bertarafı büyük 

problemlere sebep olmaktadır. Kırmızı çamur depolarından rüzgar ve diğer doğa 

olaylarının etkisi ile alkali ve mikron boyutlu partiküller çevreye yayılmaktadır. Bu 

yüzden kırmızı çamurun tekrar kullanılması, maliyetli olmayan bir alternatiftir. 

Kırmızı çamurun değerlendirilmesi üzerine çok sayıda çalıĢmalar yapılmıĢtır. 

Kırmızı çamurun seramik, çimento üretiminde ve inĢaat, kimya sektöründe pek çok 

uygulamaları mevcuttur. Ayrıca geotit, hematit gibi demir -oksi hidroksit 

minerallerce zengin olmasından dolayı kırmızı çamurun selenyum ve DOM giderimi 

için yüksek sorpsiyon kabiliyetine sahip olması beklenir. Bu özelliği sebebiyle su 

arıtımında farklı kirleticiler için adsorbent olarak kullanılmaktadır. Kırmızı çamur 

fenol, ağır metal, nitrat, fosfat, boya ve renk giderimi gibi çeĢitli su arıtım 

uygulamalarında test edilmiĢtir. (Apak vd.,1998a; Pradhan vd., 1998; 1999; Genç-

Fuhrman vd., 2003; Gupta vd., 2004; Tor ve Çengeloğlu, 2006). Kostik yapısından 
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dolayı kırmızı çamur zararlı atık olarak sınıflandırılmaktadır ve adsorbent olarak 

kullanılmadan önce nötralize edilmesi gerekmektedir (Zhou ve Haynes, 2010). Bu 

sebeple birçok araĢtırmacı sulardan çeĢitli kirleticilerin gideriminde kullandıkları 

kırmızı çamuru nötralize ederek kullanmıĢlardır. 

 

Çelikhane cürufu, çelik üretimi sırasında büyük miktarlarda üretilen bir yan üründür. 

Çelik cürufunun küresel miktarı devamlı olarak artmaktadır. 2002 yılında dünya 

çapında yaklaĢık 50 milyon ton çelikhane cürufu üretilmiĢtir (Altun ve Yılmaz, 

2002) fakat bu miktar yıldan yıla artıĢ göstermiĢ; örneğin 2011 yılında sadece Çin‘de 

80 milyon ton çelikhane cürufu deĢarj edilmiĢtir (Li vd., 2011). Cüruf çeĢitli 

uygulamalarda kullanılmaktadır. Özelliklerine bağlı olarak kaldırım, beton, mineral 

yün izolasyonu, döĢeme dolgusu, otoyol tabanı ve su arıtımı için kullanılmaktadır 

(NSA, 2009). DüĢük maliyetli bir adsorbent olarak çelikhane cürufu, su ve atıksu 

arıtımında boya, nikel, fosfor ve kurĢun gideriminde test edilmiĢtir (Ramakrishina ve. 

Viraraghavan, 1997; Dimitrova ve Mehanjiev, 2000; Ortiz vd., 2001; Dimitrova, 

2002). Kırmızı çamura benzer olarak, demir oksit mineralleri çelikhane cürufunda da 

mevcuttur (Das vd., 2007). Bu doğal ve endüstriyel atık materyallerin, farklı 

kirleticilerin gideriminde yüksek adsorpsiyon kabiliyetine sahip olmasının yanında 

sürdürülebilir çevreye de katkı sağlayacağı düĢünülmektedir.  

 

Deneysel matriksine eklenen diğer partiküller de ticari olarak elde edilen geotit ve 

hematit partikülleridir. Hematit, en bol bulunan doğal demir oksit minerallerden 

biridir. Geotitte hematite benzer Ģekilde doğada bol bulunan ve suda düĢük 

çözünürlüğe sahip bir metal oksittir. Bu demir oksit hidroksitler aerobik Ģartlar 

altında demir oksitlerin en stabil olanlarıdır. Hematit ve geotit gibi demir oksitlerin 

metal tutma kabiliyetleri, selenyum giderim çalıĢmalarında büyük bir avantaj 

sağlamaktadır. Bu tez çalıĢması kapsamında ticari olarak elde edilen hematit ve 

geotit demir oksitleri, laboratuar ortamında demir ile kaplanarak hazırlanan pomza ve 

cüruf partikülleri ile kıyaslanarak bu malzemelerin etkinlikleri araĢtırılmıĢtır. 

 

Orijinal ve demir kaplı (DK) pomza ya da volkanik cüruf partikülleri, çelikhane 

cürufu (ÇC) partikülleri ya da orijinal kırmızı çamur (OKÇ) ve asit aktiviteli kırmızı 
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çamur (AAKÇ) partiküllerinin selenyum gideriminde kullanımına literatürde 

rastlanmamıĢtır. Aynı Ģekilde içme suyu arıtımında DOM gideriminde adsorban 

ve/veya katalizör olarak OKÇ ve AAKÇ partikülleri kullanımı ilk kez bu tez 

kapsamında test edilmiĢtir.  

 

Tez çalıĢmasında doğal ve yüzeyleri çeĢitli Ģekillerde modifiye edilmiĢ çeĢitli 

adsorbentlerle selenyum ve DOM giderimi amaçlanmaktadır. ÇeĢitli yüzey 

modifikasyon yöntemleri ile (demir kaplama, asit aktivasyonu gibi) yeni adsorbentler 

üretilmiĢ, üretilen adsorbent ya da katalizörlerin selenyum ve DOM giderim 

etkinlikleri tayin edilmiĢtir. Yukarıda verilen genel hatlar çerçevesinde tezin ana 

hedefleri Ģunlardır: 

 

1) Orijinal ve yüzeyleri modifiye olmuĢ çeĢitli adsorbentler ile salt adsorpsiyon 

prosesi kullanarak doğal sulardan ve sentetik çözeltilerden selenyum giderim 

veriminin ve optimum Ģartlarının tayini, 

 

Hipotez: Su ile temasta olan her doğal ortamda bulunan demir oksihidroksitler 

selenyum oksaniyonlarının adsorpsiyonunda önemli bir rol oynamaktadır. Demir 

oksitlerin büyük yüzey alanlarına sahip olmaları ve birçok element için güçlü 

afiniteye sahip olmaları, demir oksitlerin selenyum oksaniyonlarının 

adsorpsiyonununda kullanılmalarını cazip hale getirmektedir. Bu bağlamda demir 

oksit ile kaplanan pomza partikülleri ve yüksek demir içeriğine sahip olduğu bilinen 

kırmızı çamur partikülleri ile sulardan selenyum oksaniyonlarının giderimi 

sağlanabilir. Selenat ve selenit adsorpsiyonunda genellikle selenitin daha güçlü 

kompleksler oluşturduğu selenatın ise daha zayıf bağlı kompleksler oluşturduğu 

bilinmektedir. Selenit ve selenat adsorpsiyon mekanizması yaygın olarak çalışılmıştır 

ve selenit adsorpsiyonu iç-siper yüzey kompleksi oluşumu ile ligand değişim 

reaksiyon mekanizmasına dayandırılırken, selenat adsorpsiyonu ise dış siper 

kompleksleşmesi oluşturarak elektrostatik etkileşimler ile adsorplanmaktadır. 

Sulardan selenyum adsorpsiyonu için orjinal/yüzeyi modifiye edilmiş pomza taşı ve 

kırmızı çamur bu tez çalışmasına kadar araştırma veya gerçek tesis boyutlarında test 

edilip kullanılmamış ve literatürde yer almamıştır. 
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2) Orijinal ve yüzeyleri modifiye olmuĢ çeĢitli adsorbentler ile salt adsorpsiyon 

prosesi kullanarak sentetik çözeltilerden ve düĢük SUVA değerine sahip doğal 

sulardan DOM gideriminin araĢtırılması 

 

Hipotez: Demir oksitlerin salt adsorpsiyonla etkili bir şekilde DOM giderdiği 

bilinmektedir. Bu bağlamda kum, pomza gibi yüzeylerin demir oksitlerle 

kaplanmasıyla elde edilen adsorbentlerinde etkili bir DOM giderimi sağladığı 

bilinmektedir. Benzer şekilde yüksek demir içeriğine sahip kırmızı çamur partikülleri 

de sulardan yüksek miktarlarda DOM giderebilirler. Demir oksit yüzeyler üzerine 

DOM’un adsorpsiyonu genellikle ligand değişimine dayandırılmaktadır. Bu 

bağlamda demir içeriğine sahip doğal ve atık materyaller ile DOM giderilebileceği 

hipotezlenmiştir.  

 

3) Orijinal ve yüzeyleri modifiye olmuĢ çeĢitli katalizörlerin hidrojen peroksit ile 

birlikte kullanıldığı katalitik oksidasyon prosesi kullanılarak sentetik çözeltilerden ve 

düĢük SUVA değerine sahip doğal sulardan DOM gideriminin araĢtırılması 

 

Hipotez: Demir oksitlerin, Fenton benzeri reaksiyonlarda hidroksil radikalleri 

oluşturmak için hidrojen peroksit dekompozisyonunu katalizlediği bilinmektedir. 

Fenton benzeri reaksiyonda H2O2’nin dekompozisyonu 3 adımdan oluşmaktadır. (i) 

demir (III) perokso komplekslerinin oluşumu, (ii) demir (III) perokso kompleklerinin 

Fe(II) oluşturmak için dekompozisyonu (iii) klasik fenton reaksiyonlarındaki gibi 

hidroksil radikalleri üretmek için oluşan Fe(II) iyonları tarafından katalizlenen 

H2O2’nin dekompozisyonudur. Çok sayıda araştırmacı çözünmüş doğal organik 

madde ve demir oksitlerdeki yüzey koordineli OH ve H2O arasındaki ligand değişim 

mekanizmasını onaylamaktadır. Sulardan DOM’un katalitik oksidasyonu için 

orijinal veya asit ile aktive edilmiş kırmızı çamur bu tez çalışmasına kadar test 

edilmemiş ve literatürde yer almamıştır.  
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4) Orijinal ve yüzeyleri modifiye olmuĢ çeĢitli katalizörlerin ozon ile birlikte 

kullanıldığı katalitik ozonlama prosesi kullanarak sentetik çözeltilerden ve düĢük 

SUVA değerine sahip doğal sulardan DOM gideriminin araĢtırılması 

 

Hipotez: Metal oksitler, sudaki organik bileşenlerin ozonlanması için kullanılan en 

yaygın katalizlerdir. Bireysel ozonlamaya kıyasla demir oksitler gibi katalizlerin 

varlığında ozonlamanın kirleticilerin giderim verimini dikkate değer bir şekilde 

geliştirdiği bilinmektedir. Çünkü sudaki metal oksitler gibi katalizler, ozon ile 

reaksiyonları sırasında hidroksil radikallerinin oluşumunu arttırmaktadırlar. Bu 

bağlamda demir ile kaplanmış olan pomza partiküllerinin ve yüksek demir içeriğine 

sahip olan kırmızı çamur partiküllerinin ozonun varlığında önemli bir katalitik etki 

göstereceği düşünülmektedir. Heterojen katalitik ozonlama reaksiyonları için üç ana 

mekanizma önerilmektedir: (i) hidroksil radikallerinin OH üretimini başlatan 

katalizin yüzeyindeki yüzey fonksiyonel grupları ile direkt ozon reaksiyonları (ii) 

organik moleküllerin kataliz yüzeyine adsorpsiyonu ve sonra ozon/OH ile reaksiyonu 

ve (iii) hem ozon hem de organik moleküllerin kataliz yüzeyine adsorpsiyonu ve bunu 

takiben kimyasal olarak adsorplanan türler arasında etkileşim. 

 

1.2. Kapsam 

 

Bu kısmın gayesi metodolojik yönden ayrıntıya girmeden (bu tür detaylar Materyal 

ve Yöntem kısmında verilmiĢtir) yapılan çalıĢmanın ve deneysel matrisin Ģematik 

olarak öz bir Ģekilde ortaya konup, okuyucunun daha iyi yönlendirilmesini 

sağlamaktır. Doktora tez çalıĢması kapsamında 4 farklı fazda çalıĢmalar yapılmıĢtır 

ve çalıĢmaların kapsamı özet halinde Çizelge 1.1.‘de sunulmuĢtur.  
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2. KAYNAK ÖZETLERĠ 

 

2.1. Selenyum Hakkında Bilgi 

 

Selenyum, canlıların yaĢam süreçlerinde özellikle balıklar, kuĢlar, hayvanlar ve 

insanlar için temel bir besin olarak kabul edilen bir elementtir (Foster ve Sumar, 

1997; Wilber, 1980; Fordyce, 2005). Ancak insanlarda selenyum eksikliği ve 

toksisite arasında dar bir aralığın bulunması büyük bir problemdir (Pinochet, 1999; 

Gonzalez vd., 2012). Toksisite günlük tüketim 1 mg Se/kg vücut ağırlığından fazla 

olduğunda meydana gelirken; eksiklik, günlük tüketim 0,1 mg Se/kg vücut 

ağırlığından daha az olduğunda oluĢmaktadır (Pinochet, 1999; Gonzalez vd., 2012). 

Selenyumun bir yetiĢkin için tavsiye edilen günlük alım miktarı 40-55µg‘dır 

(Kabata-Pendias ve Mukherjee, 2007; Gabos vd., 2014). Genel olarak selenyuma 

maruz kalmanın birincil yolu beslenmedir. Su ve hava da bunu takip eder 

(ATSDR,1997). Selenit, selenat, selenosistein ve selenometiyonin yüksek derecede 

toksiktir ve 1,5–6 mg/kg‘lık (vücut ağırlığı) tek dozda laboratuvar hayvanlarını 

öldürebilir (Högberg ve Alexander, 1986; IPCS, 1987; WHO, 2011). 

 

Ġnsanlara benzer olarak hayvanlarda da selenyum konsantrasyonunun eksikliği ve 

toksisitesi arasında dar bir aralık mevcuttur. Sulama drenajlarının sebep olduğu Se 

kirlenmesi Kaliforniya‘da Kesterson Reservuarında 1983 yılında keĢfedilmiĢtir ve su 

kuĢlarındaki Ģekil bozuklukları ile bağlantılı olduğu saptanmıĢtır (Engberg vd., 

1998). Su kuĢlarında yüksek selenyum seviyelerinin embriyotoksik ve teratojenik 

olduğu belirtilmiĢtir (Hoffman, 2002; Gonzalez vd., 2012). 

 

1987 yılına kadar yapılan araĢtırmalara dayanarak Uluslararası Kanser AraĢtırmaları 

Ajansı (IARC) selenyum ve selenyum bileĢenlerinin insanlarda kansere sebep olan 

bileĢenler olarak sınıflandırılamayacağını belirtmiĢtir. Ancak o zamandan bu yana 

Çevre Koruma Ajansı (EPA) selenyumun selenyum sülfit olarak adlandırılan spesifik 

bir formunu muhtemel insan kanserojeni olarak tespit etmiĢtir. Selenyum sülfit, 

hayvanlarda kansere sebep olduğu tespit edilmiĢ tek selenyum bileĢenidir. Çok 

yüksek seviyelerde selenyum sülfit ile beslenen sıçan ve farelerde kanser oluĢumu 

saptanmıĢtır (Risher, 2003). 
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Kısa zaman periyotlarında maksimum kirletici seviyesinin üstündeki seviyelerde 

selenyuma maruz kalan insanlarda, saç ve tırnak değiĢiklikleri, periferal sinir 

sisteminin zarar görmesi, yorgunluk ve sinirlilik (Brigano vd., 2005; Gezer vd., 

2011), el ve ayak parmaklarında uyuĢma gibi durumların ortaya çıktığı (EPA, 2012; 

Snyder ve Um, 2014) belirtilmiĢtir. Uzun vadede yüksek selenyum dozlarına maruz 

kalındığında ise saç ve tırnak kaybı, böbrek ve doku hasarı, sinir ve dolaĢım sistemi 

ile ilgili problemler oluĢmaktadır (Brigano vd., 2005; Gezer vd., 2011). 

 

Selenyum, cam üretimi, pigment, güneĢ pilleri ve yarı iletken endüstrilerine ek olarak 

termik santraller, petrol rafineleri ve döküm tesislerinin atıksularında bulunmaktadır 

(Lawson ve Macy, 1995; Kashiwa vd., 2000; El-Shafey, 2007a; Zelmanov ve 

Semiat, 2013). Ayrıca selenyum, fotoseller, redresörler, kserografi ekipmanları, 

kepek Ģampuanları ve elektronik cihazların üretiminde ve paslanmaz çelik ve bakırın 

kaplanmasında kullanıldığı gibi (Brigasno vd., 2005; Gezer vd., 2011); çelik ve 

seramiklerin imalatında, fotoğrafçılıkta, farmasötik üretimde (kataliz) ve lastik 

sertleĢtirmede de kullanılmaktadır (Barceloux, 1999).  

 

Selenyum çoklu doğal ve antropojenik süreçler vasıtasıyla çevreye yayılmaktadır 

(Chapman vd., 2010; Sandy ve DiSante, 2010). Selenyumun önemli jeolojik 

kaynaklarını, siyah Ģist, fosfat kayalar ve kömür gibi kabuksal kayalar 

oluĢturmaktadır. Volkanik kaya ve kireçtaĢı gibi diğer formasyonlar ise selenyumun 

minör kaynaklarıdır. Selenyumu dağıtan doğal proseslere, volkanik aktiviteler, 

karasal kaya ve toprakların aĢınması, orman yangınları ve su kütlelerinin 

buharlaĢması da dâhildir (Sandy ve DiSante, 2010). Volkanik gaz da havadaki 

selenyumun önemli bir doğal kaynağıdır ve selenyumun biyometilasyonu havaya 

küçük miktarlarda selenyum salar (ATSDR, 1997). Selenyum; sucul, tortul, 

atmosferik ve karasal bölgelerdeki zenginleĢtirilmiĢ jeolojik kaynaklardan 

dağılmaktadır (Chapman vd., 2010). Selenyumun taĢınmasının yanı sıra, yukarıda 

bahsedilen doğal süreçler, elementi farklı türlere (ya da selenit ve selenat gibi 

kimyasal formlara) dönüĢtürler ve bu formlar, fazlar arasında (sıvıdan katıya gibi) 

taĢınırlar (Sandy ve DiSante, 2010). 
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Bölgesel olarak, insan aktiviteleri de selenyumun taĢınmasında önemli bir faktördür 

(Chapman vd., 2010). Madencilik, fosil yakıt yakma, petrol ürünlerinin rafine 

edilmesi ve sulu tarımdan selenyumlu drenaj sularının deĢarjı, su sistemlerindeki 

selenyumun antropojenik kökenli kaynaklarıdır. Gübre, kimyasal gübreler, 

hayvancılık için selenyum takviyeleri ve biyolojik katıların araziye uygulanmasını 

(atıksu arıtma tesislerinden) kapsayan diğer tarımsal aktiviteler, nispeten minör 

kaynaklardır (Sandy ve DiSante, 2010). ġekil 2.1., selenyumun için önemli 

kaynakları ve küresel döngü yollarını göstermektedir.  

 

 

ġekil 2.1. Selenyumun için önemli kaynakları ve küresel döngü yolları (Haygarth, 

1994)  

 

Selenyum, yüzey ve yer altı drenajları ile atmosferden ıslak ve kuru çökelmenin bir 

sonucu olarak suda ortaya çıkmaktadır. Yer altı suyunda ve yüzey suyunda 

konsantrasyon geniĢ ölçüde (0,06-400 μg Se/L) değiĢirken (Högberg ve Alexander, 

1986), deniz suyundaki konsantrasyonlar genellikle düĢüktür (0,04-0,12 mg Se/L) 

(Chau ve Riley, 1965; Schutz ve Turekian, 1965). ġehir sularında konsantrasyonlar 

nadiren 10 μg/L‘i aĢmaktadır (NAS, 1977; Shamberger, 1980). Yüzey ve yer altı 

sularında selenyumun yüksek konsantrasyonları genellikle yüksek selenyum içerikli 
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topraklardan sulama suyunun tahliye edildiği çiftlik alanlarından kaynaklanmaktadır 

(Barceloux, 1999).  

 

ABD‘deki çeĢitli sivil toplum kuruluĢları, kamu sağlığını korumak için öneriler 

geliĢtirmekte, düzenlemeler istemektedir. Toksik maddeler için düzenlemeler getiren 

kurumlar, Çevre Koruma Ajansı (EPA), ĠĢ Sağlığı ve Güvenliği Ġdaresi (OSHA) ve 

Gıda ve Ġlaç Dairesini (FDA) kapsamaktadır. Öneriler halk sağlığını korumak için 

değerli bir kılavuz sağlayabilir ancak yasalar ile zorunlu hale getirilemez. Toksik 

maddeler için öneriler getiren ABD‘deki federal kuruluĢlar, Toksik Maddeler ve 

Hastalıklar Kayıt Ajansı (ATSDR) ve Ulusal ĠĢ Sağlığı ve Güvenliği Enstitüsünü 

(NIOSH) kapsamaktadır. Düzenlemeler ve öneriler genellikle hayvanları etkileyen 

seviyelere dayanarak çoğunlukla hava, su, toprak ya da gıdadaki aĢılmayacak 

seviyeleri ifade edebilir. Daha sonra insanları korumak için ayarlanır (Risher, 2003).  

 

Bilgiler daha kullanılabilir olduğunda düzenlemeler ve öneriler periyodik olarak 

güncellenir. Selenyum için bazı düzenlemeler ve öneriler Ģunlardır: Ġçme suyunun 

EPA ofisi, içme suyunda izin verilen selenyum miktarını düzenler (Risher, 2003). 

Selenyumun insan vücuduna girebildiği birincil kaynak içme suyu olduğu için EPA 

içme suyundaki maksimum kirletici seviyesini 50 ppb olarak belirlemiĢtir (EPA, 

2006; Mandal vd., 2009; Gonzalez vd., 2012).  

 

FDA düzenlemeleri, ĢiĢelenmiĢ su içinde 50 ppb selenyum seviyelerine izin verir. 

OSHA iĢ yerinde izin verilen selenyum seviyeleri üzerine düzenlemelerden 

sorumludur. 8 saatlik periyot için havadaki selenyum bileĢenlerine maruz kalma 

limiti 0,2 mg selenyum /m
3
‘tür (Risher, 2003). Avrupa Birliği ve WHO 

standartlarına göre ise, içme suyu içinde maksimum selenyum içeriği 40 ppb‘dir (EU 

ve WHO Standards, 2011).  

 

Ülkemizde ise ―Ġnsani Tüketim Amaçlı Sular Hakkında Yönetmelik‖ kapsamında 

içme suyundaki selenyum 0,01 mg/L‘yi geçemez (Resmi Gazete 28580, 2013). 
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2.2. Selenyumun Fiziksel ve Kimyasal Özellikleri  

 

Selenyum özellikle sülfür ile aynı kimyasal özellikleri paylaĢan, periyodik tablonun 

VI A grubuna (oksijen, sülfür, polonyum, tellür) ait metal olmayan bir elementtir 

(Barceloux, 1999). Selenyumun atom ağırlığı 78,96 ve atomik numarası 34‘tür. 

Selenyumun altı stabil izotopu 
74

Se, 
76

Se, 
77

Se, 
78

Se, 
80

Se, 
82
Se‘dir (Hoffmann ve 

King, 1997). Normal oda sıcaklığındaki stabil formu, 220,5 ºC erime noktası ile gri 

ya da altıgen (hegzagonal) formdadır (Lide, 2000; Risher, 2003). Diğer iki önemli 

formu, 221 ºC erime noktasına sahip kırmızı (monoklinik) amorf selenyum ve siyah 

ve kırmızı formda bulunan amorf selenyumdur. Siyah amorf selenyum cam gibidir 

ve sıvı selenyumun hızlı bir Ģekilde soğumasından oluĢur. Kırmızı amorf selenyum 

ise kolloidaldir ve indirgenme reaksiyonları ile oluĢur (Hoffmann ve King, 1997; 

Risher, 2003). Çizelge 2. 1 selenyum ve bileĢenlerinin fiziksel ve kimyasal 

özelliklerini vermektedir.  
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Selenyum katı, sıvı ve gaz fazlarda, inorganik ve organik formların her ikisinde de 

mevcuttur. Selenyum altı oksidasyon durumunda bulunmasına rağmen, II+ 

durumunun doğada var olduğu bilinmemektedir (Lenz, 2008). Doğal olarak meydana 

gelen dört oksidasyon durumu aĢağıdaki gibidir: 

 

 (II-) H2Se, HSe
-
, metal selenidler, alkil selenidler, seleno-amino asitler, seleno-

proteinler 

 (0) Se
0
 elemental selenyum, trigonal (gri) ve monoklinik (kırmızı) kristal formlar 

 (IV+)SeO3
2-

, HSeO3
-
 ve H2SeO3  

 (VI+) SeO4
2-

 ve HSeO4 

 

Ġnorganik formlar SeO3
2-

, SeO4
2-

, Se
0
, H2Se ve metal selenidi (MeSe) kapsamaktadır. 

Organik formlar, dimetildiselenid (DMDSe) ve dimetilselenid (DMSe) gibi alkil 

selenidler, selenosistein ve selenometiyonini kapsayan selenoamino asitler ve 

selenoproteinleri kapsamaktadır. Organik selenidler de doğal yüzey sularında 

mevcuttur (Fisher and Reinfelder 1991). 

 

Selenyumun okside inorganik formları sulu sistemlerde yüksek derecede çözünür 

oksaniyonlar olarak bulunmaktadır. Se VI (selenat) ve Se IV (selenit) anyonları, 

kalsiyum ya da magnezyum gibi genel katyonlar ile reaksiyona girmez. Bu yüzden 

bu anyonlar çözeltide kalmaya eğilimlidir. Se(IV) türleri, Se(VI) türlerinden daha 

reaktiftir ve elementel selenyuma indirgenmesi (azalması) daha kolaydır (Chapman, 

2000). Hem selenit hem de selenat biyolojik olarak kullanılabilirdir, toksisite ve 

biyolojik birikim için yüksek potansiyele sahiptir.  

 

Metal selenidler ve elemental selenyum çok düĢük çözünürlüğe sahip ve oldukça 

hareketsizken selenit ve selenat çözünür ve hareketlidir (Jordan vd., 2009a; Kim vd., 

2012). Elemental selenyum ve birçok selenid, sülfür analoglarına benzer olarak 

sarımsak kokusuna sahiptir, suda bulunan baskın selenyum formları, selenitler ve 

selenatlar kokulu değildir. Bu nedenle içme suyunda normal olarak karĢılaĢılan 

selenyum konsantrasyonlarını koku ile tespit etmek muhtemel değildir (IPCS, 1987). 

Selenit, düĢük pH Ģartları ve indirgeyiciler altında hızlı bir Ģekilde elemental 

selenyuma indirgenir. Selenatın selenite ya da elemental selenyuma indirgenmesi 
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daha yavaĢ bir reaksiyondur. OluĢtuğunda topraklarda ve sedimentlerde elemental 

selenyum stabildir ve geniĢ bir pH aralığında çözünmezdir (Selenium Technical 

Memorandum, 2010). Suda selenyum, selenit (burada Se, Se
4+ 

iyonu olarak 

mevcuttur) ve selenat (burada Se, Se
6+ 

iyonu olarak mevcuttur) inorganik 

formlarında baskın olarak mevcuttur (Strawn vd., 2002; Gonzalez vd., 2012).  

 

2.3. Selenyum Giderim Teknolojileri 

 

Sulardan selenyumu gidermek için kullanılan prosesler; fiziksel, kimyasal ve 

biyolojik arıtma yöntemlerini kapsamaktadır. Fiziksel arıtma prosesleri, membran 

teknolojileri ve evaporasyondur (buharlaĢtırma).  

 

2.3.1. Membran filtrasyonu 

 

Selenyum tipik olarak suda selenit ve selenatın çözünür formlarında mevcuttur. 

Selenit ve selenat sırasıyla 127 ve 143 g/mol bir moleküler ağırlığına (MA) ve 

yaklaĢık 2,4 angstrom bir boyuta sahiptir. Bundan dolayı, sadece RO ve çok küçük 

por boyutuna sahip nanofiltrasyon (NF) membranlar, sulardan selenyumu gidermede 

etkili olan membranlardır.  

Filtre ortamlarının gözenek boyutları göz ününe alındığında mikrofiltrasyon (MF) ve 

ultrafiltrasyon (UF), tipik olarak arıtma prosesinde ön arıtma adımı olarak birincil 

arıtmada ya da son arıtma filtrasyonu olarak üçüncül arıtmada sulardan selenyum 

gideriminde kullanılır. MF ve UF membranlar, por boyutlarından dolayı, selenit ve 

selenat formlarındaki çözünür selenyumun gideriminde etkili değillerdir. Ancak MF 

ve UF membranlar, membran por boyutunun üzerindeki partikül boyutuna sahip 

partiküler selenyumu giderebilir. Birincil arıtım olarak MF ve UF, selenyum arıtma 

prosesinin performansını etkileyen kolloidal ve partiküler katılarının gideriminde 

uygulanabilir.  

 

Ters osmoz (RO), çözünmüĢ selenyumu (selenit ve selenat gibi) ve diğer çözünmüĢ 

tuzları tutan bir membrandan çözeltiyi geçirmek için yüksek basınç kullanan bir 

membran ayırma prosesidir. RO‘nun tarımsal drenaj ve madencilikten etkilenmiĢ 

sularda yapılan pilot ölçekli ve tam ölçekli çalıĢmalarda, selenyumu 5 µg/L‘den daha 
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az konsantrasyonlara giderdiği ispat edilmiĢtir. Kaliforniya‘da eski bir tarihi altın 

madeni mevkisinde, 60 μg/L‘den 5 μg/L‘e selenyumu azaltmak için RO 

kullanılmıĢtır (Golder, 2009a). Kharaka vd., 1996, tarımsal drenaj suyundan 

selenyumu gidermek için laboratuvar ölçekli bir NF sistemi kullandığını belirtmiĢtir. 

Bu çalıĢmada, 1000 μg/L‘ye kadar selenyum içeren giriĢ suyundan % 95‘ten fazla 

selenyum giderilmiĢtir. Membran filtrasyon sistemleri yaygın olarak kullanılan bir 

yöntemdir ancak oldukça pahalıya mal olmaktadır (Moore ve Mahmoudkhani, 2011). 

 

2.3.2. Evaporasyon 

 

Evaporasyon gölcükleri performansın tamamen ortam iklim parametrelerine bağlı 

olduğu sıfır deĢarj sistemlerinde kullanılmaktadır. Bu nedenle evaporasyon 

gölcükleri sadece mevcut arazinin bol olduğu kurak bölgeler için uygun bir 

seçenektir. Yıllık buharlaĢmanın yıllık yağıĢı aĢtığı iklimler genellikle evaporasyon 

gölcükleri için uygundur. Bu uygulamada selenyum içeren su, buharlaĢtırma için 

gölcüklere verilir (NSMP, 2007). Selenyum, drenaj suyunu alan gölcüklerin 

sedimentlerinde birikmektedir (Gao vd., 2007). Genellikle bertaraf için birikmiĢ 

çamur ve tuzları periyodik olarak gidermek gereklidir fakat gölcükler, katı bertarafını 

barındıracak Ģekilde tasarlanmaktadır.  

 

Selenyumun selenattan selenite evaporasyon gölcüklerinde indirgendiği ve selenitin 

mineral ve sedimentler üzerine adsorbe olduğu belirtilmiĢtir (NSMP, 2007). San 

Joaquin Vadisi‘ndeki evaporasyon gölcüklerinde yapılan çalıĢmada giriĢ selenyum 

konsantrasyonunun 20 μg/L‘den 15 μg/L‘ye düĢmesiyle yaklaĢık % 25 selenyum 

giderimi elde edildiği belirtilmiĢtir (NSMP, 2007).  

 

Evaporasyon prosesinin bazı dezavantajları Ģu Ģekildedir:  

 

 Toplam çözünmüĢ katılar arttıkça verimliliğin düĢmesi nedeniyle büyük arazi 

gereksinimleri duyulur. 

 Genellikle bertaraf alternatiflerini sınırlayan tamamen kuru kalıntılarla 

sonuçlanamaz. 
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 Soğuk ıslak iklime sahip bölgelerde etkisizdir. BuharlaĢmanın büyük ölçüde 

çökelmeyi aĢtığı kuru bir iklim gereklidir. Soğuk havalarda alternatif arıtmaya 

ihtiyaç duyulmaktadır. 

 Yer altı suyuna sızıntı tehlikesi oluĢabilir. (Kaplama tipine bağlı olarak) 

 Evaporasyon, kıt su kaynakları için problem olabilen net su kaybına neden 

olabilmektedir.  

 Yaban hayatı için risk teĢkil edebilir. Uygulama öncesinde ekolojik bir risk 

değerlendirmesi gerçekleĢtirilmelidir (Sandy ve DiSante, 2010). 

 

2.3.3. Çökeltim 

 

Genellikle, selenit ve selenatın çözünür formlarındaki selenyum kimyasal olarak bir 

madde ile reaksiyona girmez. Rafine atıksuyunda bulunan selenyumun çözünür bir 

formu olan selenosiyanatın gümüĢ, kadmiyum, cıva, talyum, kurĢun ve bakır ile 

reaksiyona girerek sulu çözeltilerde çöktürülebildiği belirtilmiĢtir (Manceau and 

Gallup, 1997). 

 

2.3.4. Ġyon DeğiĢtirme  

 

Ġyon değiĢtirme reçinesi, ortam yüzeyi ve çözünür iyonlar arasında elektriksel çekimi 

destekleyen doğal olarak meydana gelen ya da sentetik (organik polimer gibi) katı bir 

faz ortamdır (Sandy ve DiSante, 2010). 

 

Ġyon değiĢtirme prosesi selenyum (selenat) giderimini hedeflediğinde zorluk 

meydana getirmektedir. Selenat ve sülfata benzer kimyasal özelliklere sahip olduğu 

için, reçine sülfat iyonları ile doymuĢ hale gelir ve selenat giderimi durur (SJVDIP, 

1999). Reçineler, oluĢan atığın büyük miktarlarının ayrılarak bertaraf edilmesi için 

yıkanabilir ve tekrar kullanılabilir. OluĢan büyük atık miktarları, böyle bir arıtma 

yöntemi düĢünüldüğünde önemli bir sorundur (Moore ve Mahmoudkhani, 2011). 

 

Batılı Devletler Petrol Derneği (Western States Petroleum Association) 4870 

µg/L‘ye kadar selenyum içeren rafine atıksularını arıtmak için Ġyon DeğiĢtirici IX‘in 

kullanımını araĢtırmıĢtır. Bu reçine ile çıkıĢ suyundaki toplam selenyum 
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konsantrasyonunu 50 μg/L‘nin altına indirmekte baĢarılı olamamıĢlardır (Twidwell 

vd., 1999). 

 

2.3.5. Adsorpsiyon 

 

Suda bulunan selenyumun çözünür formları baĢka bir fazın (koagüle olmuĢ askıda ya 

da koloidal katılar, iyon değiĢtirici reçine ya aktif alümina gibi) yüzeyinde 

yoğunlaĢmaya ve konsantre olmaya eğilimli olduklarında bu durum adsorpsiyon 

olarak adlandırılır (Sandy ve DiSante, 2010).  

Çözeltilerden kirleticilerin giderimi için adsorpsiyon prosesi çok kullanıĢlıdır ve 

literatürde de içme sularından selenyum giderimi üzerine pek çok araĢtırma 

mevcuttur.  

 

Sülfürik asit ile muamele edilen fıstık kabuğu (El-Shafey, 2007b), AlPO4 (Roussel 

vd., 2005), demir kaplı kum (Lo ve Chen, 1997), sıfır değerlikli demir (Mamindy-

Pajany vd., 2011; Tang vd., 2014), demir kaplı granüler aktif karbon (Zhang vd., 

2008a), demir oksihidroksitler (Parida vd.,1997), nano-TiO2 (Zhang vd., 2009), 

geotit (Balistrieri ve Chao, 1987; Zhang ve Sparks, 1990; Mamindy-Pajany vd., 

2011) magnetit (Martinez vd., 2006; Mamindy-Pajany vd., 2011; Kim vd., 2012); 

kitosan kil kompozitler (Bleiman ve Mishael , 2010); demir/mangan oksit 

nanomateryal (Gonzalez vd., 2010), hematit (Duc vd., 2006; Rovira vd., 2008; 

Mamindy-Pajany vd., 2011), tropikal topraklar (Gabos vd., 2014), AlPO4 (Roussel 

vd., 2005), alüminyum temelli su arıtım artıkları (Ippolito vd., 2009), alüminyum 

oksitler (Peak, 2006), manganoksit mineraller (Ergül vd., 2014) gibi adsorbentler 

selenyum giderimi için test edilmiĢtir. 

 

Balistrieri ve Chao (1987), geotit ile selenyum adsorpsiyonunu; zaman, pH, sıcaklık, 

partikül konsantrasyonu, toplam selenyum konsantrasyonu, oksidasyon hali [Se(VI) 

veSe(VI)] ve rekabetçi anyonların etkisinin bir fonksiyonu olarak çalıĢmıĢlardır. 

Sonuçlar selenit adsorpsiyonunun 2 saatte dengeye ulaĢtığını göstermiĢtir. pH 

değerinin azalması ile çözeltiden selenit gideriminin arttığını ve selenitin selenattan 

daha güçlü bir Ģekilde adsorbe olduğunu belirtmiĢlerdir. Ancak selenit adsorpsiyonu, 
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toplam Se konsantrasyonunun artmasıyla ve geotit yüzeyine güçlü bir Ģekilde bağlı 

olan fosfat, silikat ve sitrat gibi rekabetçi anyonların varlığında azalmıĢtır. 

 

Doğal olarak meydana gelen magnetit kullanılarak yapılan bir çalıĢmada alkali pH 

değerinde selenit ve selenat gideriminin her ikisinin de azaldığını bulmuĢlardır 

(Martinez vd., 2006).  

 

Fe3O4 ve Fe/Fe3C nanopartikülleri üzerine selenit sorpsiyonunu çalıĢan Lopez de 

Arroyabe Loyo ve arkadaĢları (2008), çok hızlı bir selenit sorpsiyonu gerçekleĢtiğini 

belirtmiĢler ve dengeye Fe3O4 ve Fe/Fe3C nanopartikülleri için sırasıyla yaklaĢık 10 

ve 30 dakikada ulaĢtıklarını belirtmiĢlerdir.  

 

Zhang ve Sparks (1990), geotit/su ara yüzeyinde SeO3
2-

 ve SeO4
2-

 ‘nin 

mekanizmasını ve kinetiklerini belirlemek için çalıĢmalar yürütmüĢtür. Selenitin
 

daha güçlü bir iç-küre kompleksi oluĢtururken selenatın daha zayıf bağlı bir dıĢ-küre 

kompleksi oluĢturduğunu belirtmiĢlerdir.  

 

Gonzalez ve arkadaĢları (2010), sulu çözeltilerden selenyum oksaniyonlarının 

potansiyel adsorpsiyonunu, manyetik demir/mangan oksit nanomateryal kullanarak 

araĢtırmıĢlardır. Sonuç olarak selenit ya da selenat sorpsiyonunun her ikisinin de 

pH‘tan bağımsız olduğunu bulmuĢlardır. Çözeltiye Cl
  

 ve NO3
  
anyonlarının 

eklenmesinin ise hem selenit hem de selenat sorpsiyonu için önemli bir etki 

göstermediğini ancak SO4
2- 

ve PO4
3-

 ilavesinin selenat ve selenit sorpsiyonunda 

rekabetçi etki gösterdiğini bulmuĢlardır. 
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2.4. Doğal Organik Madde Hakkında Genel Bilgi 

 

2.4.1. Doğal Organik Maddenin Tanımı ve Etkileri  

 

Doğal organik madde (DOM) bütün doğal sularda bulunan organik maddelerin 

kompleks bir matriksi olarak tanımlanmaktadır. Biosfer, jeosfer ve hidrolojik döngü 

arasındaki etkileĢimin bir sonucu olarak içme suyu amaçlı kullanılan su kaynakları 

genellikle DOM içermektedirler (Sillanpää, 2014)  

 

DOM, mikroorganizmalar ve bitkilerin parçalanmasından elde edilen yapısal olarak 

kompleks bileĢenlerin geniĢ bir alanını temsil etmektedir (Qiu vd., 1999; Rositono 

vd., 2001; Langlais vd., 1991). Tüm yüzeysel ve yeraltı sularında hatta yağmur 

suyunda bile bulunabilen DOM‘lar, kompleks biyotik ve abiyotik reaksiyonlar 

sonucu oluĢur. DOM, makro moleküler hümik yapılar, küçük molekül ağırlıklı 

hidrofilik asitler, proteinler, yağlar, karboksilik asitler, aminoasitler, karbonhidratlar 

ve hidrokarbonlar gibi organik maddeleri içeren heterojen bir karıĢımdır (Aiken vd., 

1985; Malcolm, 1985; Thurman, 1985; Hayes vd., 1989; McKnight ve Aiken, 1998).  

Doğal organik madde, geniĢ bir aralıkta kimyasal kompozisyona ve moleküler 

boyuta sahip yüklüden yüksüze aynı zamanda da alifatikten yüksek derecede renkli 

ve aromatiğe kadar bir dizi bileĢen içermektedir (Sharp vd., 2006a,b; Fabris 

vd.,2008; Matilainen ve Sillanpää, 2010).  

 

Sudaki DOM‘un varlığı sırasıyla toplam organik karbon (TOK) ve çözünmüĢ 

organik karbon (ÇOK) ölçümleri ile belirlenebilir (Matilainen vd., 2011). Genellikle 

ÇOK, TOK‘un %90‘ından fazlasını temsil eder ve ÇOK konsantrasyonu yer altı 

sularında 0,1 mg/L‘den sulak alanlar ve bataklıkların boĢaldığı nehirler ve bazı 

tropikal ya da kirlenmiĢ nehirlerde ise >20 mg/L‘ye değiĢmektedir (Thurman, 1985; 

Degens vd., 1991; Metsämuuronen vd., 2014). DOM fraksiyonlarının ve 

karakteristiğinin değiĢimi su kaynağının kökenine bağlıdır. DOM kompozisyonunu 

etkileyen diğer faktörler ise, mevsim, iklim, mikroorganizmalar, insan aktivitelerinin 

tipi ve suyun ötrofikasyon durumudur (Leenheer ve Croue, 2003; Lin ve Wang., 

2011).  
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Renk, koku, tat gibi DOM‘un neden olduğu estetik problemler yıllardır 

bilinmektedir; fakat daha ciddi problemler son zamanlarda ortaya çıkmıĢtır 

(Kornegay vd., 2000). DOM‘a bağlı problemler: 

 Koku, tat ve renk gibi estetik problemler 

 Artan koagülant ve dezenfektan ihtiyacı 

 Dağıtım sistemlerinde biyolojik büyüme 

 GAK sistemlerinde ve membranlarda tıkanma 

 Korozyon etkisi 

 Geri kazanılmıĢ su kullanımına etkisi 

 DYÜ oluĢması 

 

DOM, estetik problemlere sebep olmaktadır:  

Organik maddeler, içme suyunda tat, renk ve koku gibi uygunsuz estetik problemlere 

sebep olmaktadır. Sarı-kahverengi renk içeren numuneler, bitki çürümesinden 

üretilmektedir. Topraksı-küf kokularına ise mavi-yeĢil algler tarafından üretilen 

organik metabolitler sebep olmaktadır (Kornegay vd., 2000; Mallevialle ve Suffet, 

1987). 

 

DOM su arıtım maliyetlerini arttırmaktadır: 

DOM, koagülasyon prosesi sırasında TOK olarak ölçülen organik maddeleri 

gidermek için kullanılan koagülant dozunu arttırarak su arıtımını etkilemektedir. 

DOM, su arıtımı için gerekli dezenfektan ve aktif karbon kullanımını, kalan katıların 

koagülasyonunu ve tıkanmalarını arttırmaktadır (Mallevialle, 1996; Kornegay vd., 

2000). Havalandırma gibi kaynak suyu iyileĢtirme teknikleri ya da algesid ilavesi 

gibi önleyici tedbirler, ek maliyetler getirmektedir (Kornegay vd., 2000). 

 

DOM, dağıtım sistemlerinde su kalitesinin bozulmasına sebep olmaktadır:  

DOM‘un bir kısmı, düĢük moleküler ağırlıklı materyallerdir ve çözünebilir ve 

biyolojik olarak parçalanabilirdir. Bu yakalanması zor organik maddeler, dağıtım 

sistemlerinde mikrobiyal büyümenin potansiyel kaynaklarıdır. DOM, dağıtım 

sistemlerinde kalan dezenfektanların seviyelerini azaltmaya ve korozyona sebep 

olmaktadır (Edwards vd., 1996). 
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DOM, suyun tekrar kullanımını etkilemektedir: 

Suyun tekrar kullanımında DOM‘un olası negatif etkileri, tamamen 

kanıtlanamamıĢtır; fakat içme suyunda uygunsuz olan aynı estetik problemler, tekrar 

kullanım için suyu etkilemektedir (Pyne vd., 1996; Kornegay vd., 2000). Ġleri atıksu 

arıtımından sonra kalan dayanıklı organik bileĢenler, özel bir problemdir.  

 

DOM, dezenfeksiyon yan ürünleri oluĢumuna sebep olmaktadır: 

Dezenfeksiyon sürecinde DOM ve inorganik maddeler (Br‾, I‾, NO2‾ gibi ) ile klor 

gibi dezenfektan maddeler reaksiyona girerek mutajenik ve karsinojenik DYÜ‘leri 

oluĢturmaktadır (Rook, 1974; Rook, 1976; Singer ve Harrington 1994; Krasner vd., 

1993; Stevens vd., 1989). Klor dezenfeksiyonu ile oluĢan yan ürünler arasında, 

trihalometanlar (THM), haloasetik asit (HAA) ve haloasetonitril (HAN) 

bulunmaktadır. Dezenfektan olarak kloraminin kullanılması, klor kullanımına benzer 

DYÜ‘ler oluĢturmaktadır. Ozon, diğer yan ürünler arasında karboksilik asit, aldehit 

ve keton oluĢturmak için DOM ile reaksiyona girmektedir (Kornegay vd., 2000). 

 

2.4.2. Doğal Organik Maddenin Genel Kompozisyonu 

 

DOM, ġekil 2.2.‘de gösterildiği gibi hümik ve hümik olmayan maddelerin her ikisini 

de içermekte, iç ve dıĢ (harici) kaynaklardan elde edilmektedir (Kornegay vd., 2000). 

Harici DOM, toprak liçi yoluyla ya da doğrudan karasal biyokütlenin bozunmasından 

kaynaklanmaktadır ve son derecede renkli suların tipik sebebidir (Ruttner, 1963, 

Kornegay vd., 2000). Ġçsel DOM ise, alg, diğer planktonlar ve makrofitlerin 

bozunma ürünleri yüzünden ve sucul sitemdeki fotosentetik aktiviteden 

kaynaklanmaktadır. DıĢ kaynaklardan meydana gelen DOM‘un oluĢumu, vejetatif 

örnekler ve havzanın hidrolojik ve jeolojik özellikleri ile iliĢkili olurken, içsel DOM 

üretimi yüksek fotosentetik aktivite periyotları ile ilgilidir (Cotsaris vd., 1994; 

Kornegay vd., 2000).  

Doğal sularda bulunan doğal organik madde hidrofobik ve hidrofilik bileĢenlerin her 

ikisini de içermektedir. En büyük bileĢen sudaki TOK‘un yaklaĢık %50‘sini 

oluĢturan hidrofobik asitlerdir (Thurman, 1985). Bu hidrofobik asitler; hümik asitler 

(HA), fülvik asitler (FA) ve hüminlerden oluĢan hümik maddeler olarak tanımlanır 

(Chow vd., 2004; Leenher, 2004; Sharp vd., 2006a,b).  
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ġekil 2.2. Doğal organik maddenin kaynakları (Kornegay vd., 2000) 

 

Hümik maddeler, iyi tanımlanmıĢ organik bileĢikler ile iliĢkili olan belirli fiziksel ve 

kimyasal özellikleri sergilemezler (Schnitzer, 1978). Hümik maddeler sarı-siyah 

renkte olup kimyasal ve biyolojik degredasyona yüksek derecede dirençlidirler ve 

uçucu değildirler. Hümik maddeler bitki ve hayvan materyal kalıntılarının aerobik ve 

anaerobik ayrıĢması yoluyla oluĢur (Zouboulis vd., 2003). Hümik maddeler baskın 

olarak karbon, oksijen, hidrojen ve azottan oluĢmakta ve az miktarlarda kükürt 

içermektedir (Boggs vd., 1985). Hümik maddeler, karboksilik asit, fenolik-OH, 

karbonil ve hidroksil gruplar tarafından baskın olan fonksiyonellik ve önemli 

aromatik içeriğe sahiptir (Thurman, 1985). 

 

Hümik maddeler genellikle asit ve alkalin çözeltilerde, çözünürlüklerine göre üç 

bölüme ayrılır:  

i) hümik asit: Alkalin çözeltilerde çözünürdür fakat asitleĢtirilerek çökeltilir; 

ii) fülvik asit: AsitleĢtirilmiĢ sulu çözeltilerde kalır ve hem asit hem bazda çözünen 

hümik kısımdır,  

iii) hümin: Ne asit ne de baz ile ekstrakte edilebilen toprağın çözünmeyen hümik 

kısmıdır (Boggs vd., 1985).  

Hümik maddelerin kimyasal yapıları iyi bilinmemesine rağmen bu üç hümik 

fraksiyonunun yapısal olarak benzer olduğu düĢünülmektedir. Fülvik asitlerin 

genelde hümik asitlerden daha düĢük bir moleküler ağırlığa sahip olduğu görülür; 

ancak hümik asit ya da hüminden daha fazla hidrofilik gruplara sahiptir (Schnitzer ve 

Khan 1972). 
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Hümik maddelerin bazı özellikleri aĢağıdaki Çizelge 2.2.‘de özetlenmiĢtir. Fülvik 

asitler hümik asitlerden biraz daha fazla karboksilik gruplar ve biraz daha az fenolik 

gruplar içermektedirler. Büyük boyutta ve daha düĢük oksijenli fonksiyonel grup 

içeriğinin kombinasyonu, hümik asitleri daha hidrofobik hale getirir. Bu yüzden 

fülvik asitlerden daha az çözünürdürler. Bu durum muhtemelen doğal sularda hümik 

asitlerden çok fülvik asitlerin var olması sebebiyledir (Reckhow, 1989). Schnitzer ve 

Kahn (1972) hümik maddelerin büyük polimerik sistemler ile aynı fiziksel 

özelliklere ve fenolik ve karboksilik gruplar tarafından baskın kimyasal özelliklere 

sahip olduklarını önermektedir.  

 

Çizelge 2.2. Hümik asit (HA) ve fülvik asitin (FA) genel özellikleri (Snoeyink ve 

Jenkins, 1980; Xing, 2010; Chamoli, 2013; Sillanpää, 2014) 

 

Özellik HA FA 

Elemental bileĢim (% ağırlık) 

Karbon 50-60 40-50 

Hidrojen 4-6 4-6 

Oksijen 30-35 44-50 

Azot 2-4 <1-3 

Kükürt 1-2 0-2 

Güçlü asitte çözünülebilirlik Çözünmez Çözünür 

Belirgin moleküler ağırlık aralığı 
Birkaç milyon ile 100 

milyon 
180-10.000 

Fonksiyonel grup dağılımı (Fonksiyonel gruplarda belirtilen oksijenin 

yüzdesi) 

Karboksil (-COOH) 14-45 58-65 

Fenol (-Ph) 10-38 9-19 

Alkol (-R-OH) 13-15 11-16 

Karbonil (-C=O) 4-23 4-11 

Metoksil (-O-CH3) 1-5 1-2 

 

Hümik asitler biyomoleküllerin mikrobiyal ayrıĢması ile ortaya çıkan hümik 

maddenin önemli bileĢenlerinden biridir. (Wang ve Zhu., 2007; Maghsoodloo vd., 

2011). Sudaki hümik asitlerin varlığı doğrudan toksik değildir ancak 

dezenfeksiyondan sonra su arıtımında dezenfeksiyon yan ürünleri olarak bilinen 

zararlı ve istenmeyen ürünlerine neden olabilir. Ayrıca suyun tat ve görünüĢü 
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üzerinde istenmeyen etkilere sahiptir (Koparal vd., 2008, Wang vd., 2008b; 

Maghsoodloo vd., 2011). 

 

Doğal sularda bulunan hümik maddelerin konsantrasyonu oldukça değiĢkendir ve su 

kaynağına ve mevsime bağlıdır. Bunların ÇOK‘a olan katkısı ÇOK‘un büyüklüğüne 

göre farklılık göstermektedir. Renksiz oligotrofik göllerde hümik maddeler ÇOK‘un 

yaklaĢık % 25‘ini oluĢturmaktadır; fakat yüksek derecede renkli sular ÇOK‘un % 

90‘ı kadar hümikleri içermektedir (Reckhow, 1989; Thurman, 1985). Hümik madde 

(HM) konsantrasyonu, tatlı sularda 0,1-2 mg/L arasında, kirlenmemiĢ ve düĢük 

üretimli sularda 1-60 mg/L, (Boggs vd., 1985; Nagao vd., 2003) nehir ve göllerde 1-

10 mg/L arasında değiĢmektedir (Robards vd., 1994; McDonald vd., 2004). 

 

Hümik asitler, kabul edilebilir konsantrasyonlarının limitleri aĢması yüzünden yeraltı 

suyu ve yüzeysel suların kirlenmesine sebep olan ağır metaller, bakteriyel büyüme, 

pestisitler ve herbisitler (Alpatova vd., 2004., Gong vd., 2005., Wiszniowski vd., 

2004), koku ve tat (Koparal vd., 2008, Hung ve Yeh,1999), istenmeyen renk (5 mg/L 

üzeri konsantrasyonlarda) ile su kalitesini ters bir Ģekilde etkileyebilir (Kim vd., 

2005).  

 

2.4.3. DOM’un Karakterizasyonu için Kullanılan Farklı Metotlar 

 

Pratikte DOM genellikle, TOK, çözünmüĢ organik karbon (ÇOK), UV ıĢık 

absorpsiyonu (UV254) ya da kimyasal oksijen ihtiyacının (KOĠ) ölçümü ile temsil 

edilir. DOM, sudaki kahverengimsi sarı rengin en önemli katkısıdır. Rengin 

ölçülmesi bu yüzden sudaki DOM‘un miktarında bazı belirtiler gösterebilir (Uyguner 

vd., 2007; Matilainen vd., 2011 ). Bu testlerin hepsi hızlıdır ve karmaĢık örnek ön 

muamelesi ya da analitik ekipman gerektirmezler. Ancak bu analizler, DOM‘un 

karakteri hakkında sınırlı bilgi sunarken miktarı hakkında çoğunlukla bilgi 

sağlayabilmektedir (Matilainen vd., 2011).  
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2.4.3.1. UV–Vis 

 

Ultraviyole ve visible (UV-Vis) absorpsiyon spektroskopisi, bir örnek yüzeyinden 

yansıdıktan sonra ya da bir örneğin içinden geçtikten sonra ıĢık demetinin 

azalmasının ölçümüdür (Hur vd., 2006; Matilainen vd., 2011).  

 

DOM yapısındaki kromoforların aralığı yüzünden molar absortivitenin değiĢmesine 

rağmen 220‘den 280 nm‘e herhangi bir dalga boyu DOM için en uygun olarak 

düĢünülmüĢtür. Farklı dalga boylarının DOM‘un farklı kromoforlarını belirlediğine 

inanılır. Örneğin, 220 nm‘de karboksilik ve aromatik kromoforların her ikisi ile de 

iliĢkili iken 254 nm‘de absorbans aktivasyon derecesinin değiĢmesi ile aromatik 

gruplar için tipiktir (Korshin vd., 2009). UV254 absorbans değeri de aromatik 

karakteri temsil etmek için kullanılmasına rağmen ÇOK potansiyel bir gösterge 

parametre olarak tanımlanmıĢtır (Matilainen vd., 2011). 

 

2.4.3.2. Toplam Organik Karbon/ÇözünmüĢ Organik Karbon 

 

Analitik olarak organik madde TOK olarak ifade edilir (Becker ve O‘Melia, 1996). 

TOK, asidifikasyonla mevcut inorganik karbonun giderilmesi ile partiküler ve 

ÇOK‘un toplamıdır. ÇOK‘un yaygın olarak kabul edilen tanımı, 0,45µm filtreden 

geçen su örneğindeki organik karbondur. (Danielsson, 1982). Partiküler organik 

karbon (POK) ise tutulan fraksiyondur (Becker ve O‘Melia, 1996). TOK ve ÇOK, 

DOM gideriminde arıtma proseslerinin ve etkilerinin genel çalıĢmasında kullanılan 

en uygun parametredir. Temel olarak sudaki organik karbon miktarının belirlenmesi 

için bütün metotlar oksidasyonu kapsamaktadır. Modern teknikler ve 

enstrümentasyonda, oksidasyon adımlarının çeĢitli türleri kullanılır (yakma, 

radyasyon ve oksidasyon maddeleri); elde edilen CO2 çoğunlukla kızılötesi (IR) 

spektroskopisi ölçülür (Matilainen vd., 2011). 

 

2.4.3.3. Spesifik UV-absorbansı (SUVA) 

 

SUVA (UV-adsorpsiyon A254 nm(1cm) /mg C L
-1
) verilen örneğin 254 nm‘deki UV 

absorbansının örneğin ÇOK konsantrasyonuna bölünmesi ile belirlenir.  
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Ç  
            (2.1) 

 

UV :   dalga boyundaki absorbans (cm
-1

) 

ÇOK: çözünmüĢ organik karbon konsantrasyonu (mg/L) 

dönüĢüm faktörü 100 kullanılarak SUVA‘nın birimi (L/mg ÇOK.m) olur. 

 

Bu oran hidrofobiklik ve hidrofiliklik açısından sudaki DOM‘un doğasını tanımlar. 

SUVA<3, çoğunlukla hidrofilik materyali gösterirken SUVA> 4 çoğunlukla 

hidrofobik ve özellikle aromatik materyalleri gösterir (Edzwald ve Tobiason, 1999; 

Matilainen vd., 2011). Suyla ilgili standartları düzeleyen kurumlar, ham veya 

arıtılmıĢ sudaki SUVA254 değeri 2.0 Lmg
-1

 m
-1 
‘den az olduğunda, zenginleĢtirilmiĢ 

koagülasyon ve yumuĢatma prosesleri kullanma yükümlülüğünü kaldırmaktadır. 

Çünkü deneyler koagülasyon ve yumuĢatmanın düĢük SUVA254 değerine sahip 

sulardaki ÇOK‘u gidermekte genellikle etkili metotlar olmadığını göstermiĢtir 

(Weishaar vd., 2003).  

 

2.4.4. Dezenfeksiyon Yan Ürünleri 

 

Dezenfeksiyon yan ürünleri, suda bulunan DOM ve klor gibi dezenfektanlar 

arasındaki reaksiyonla oluĢan potansiyel kanserojen maddelerdir (Rook, 

1974;Guilherme ve Rodriguez, 2015). DYÜ‘ler, mesane kanseri, doğal düĢük ve 

doğum kusurları gibi sağlık etkilerine sahip olduğu için su arıtımında önemli bir 

dikkat noktası olmuĢtur (Singer, 2006). Bu yüzden birçok ülkede DYÜ‘ler için sınır 

değerler yönetmeliklerde yer almaktadır (Matilainen ve Silanpaa, 2010). 

Trihalometanlar (THM) ve haloasetik asitler (HAA) içme suyunda bulunan en 

yaygın DYÜ‘lerdir (Guilherme ve Rodriguez, 2015).  

 

THM‘ler uçucu organik bileĢikler olup en sık karĢılaĢılan türleri kloroform, bromo-

diklorometan, dibromo-klorometan ve bromoformdur (Guilherme ve Rodriguez, 

2015). Bunlar bromürün varlığında ya da yokluğunda DOM ile hipokloröz asitin 

reaksiyonu sırasında oluĢurlar (Gallard ve von Gunten, 2002). THM‘ler, test 

hayvanlarının sinir sistemleri üzerine sağlığa zararlı etkisi ve tümöre neden olan 
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özellikleri yüzünden Amerika BirleĢik Devletlerinde EPA tarafından öncelikli 

kirleticiler olarak listelenmektedir (Walter ve Tassos, 1997). Tanımlayıcı 

epidemiyolojik çalıĢmalar, klorlu yüzeysel suları kullanan bölgelerde bağırsak, mide, 

kalın bağırsak, rektum kanseri riskinin arttığını göstermektedir (Golfinopoulos vd., 

1996). Ġçme suyunda en yaygın organik bileĢikler olan HAA‘ler ise monokloroasetik 

asit, monobromoasetik asit, dikloroasetik asit, trikloroasetik asit ve dibromoasetik 

asittir (Guilherme ve Rodriguez, 2015). 

 

Amerika EPA tarafından, ―Dezenfektanlar ve Dezenfeksiyon Yan Ürünleri Ġlkesi‖ 

yürürlüğe konularak, içilebilir su kaynaklarındaki DYÜ‘ler hakkında, THM için 80 

μg/L ve 5 haloasetik asit için 60 μg/L maksimum kirletici seviyesi belirlenmiĢtir 

(EPA, 2006). Ülkemizde ise toplam THM limiti ―Ġnsani Tüketim Amaçlı Sular 

Hakkında Yönetmelik‖te belirtildiği gibi 31 Aralık 2012 tarihine kadar 150 μg/L 

olarak uygulanmıĢ bu tarihten sonra ise 100 μg/L olarak düzenlenmiĢtir (Sağlık 

Bakanlığı, 2005). 

 

DYÜ oluĢumu, klor dozu, temas süresi, reaksiyon çözeltisinin pH değeri, sıcaklığı 

gibi klorlama Ģartlarına aynı zamanda da bromür seviyeleri ve DOM‘un 

konsantrasyonu ve özellikleri gibi su kaynağının kalitesi ile büyük oranda 

değiĢmektedir (Heller-Grossman vd., 1993; Sohn vd., 2004; Nikolaou vd., 2004; 

Kitis vd., 2010; Uyak ve Demirbas, 2014). 

 

Ġçme suyu arıtımı sırasında DYÜ‘lerin oluĢumunu azaltmak için genellikle iki 

yaklaĢım kullanılmaktadır. Birinci yaklaĢım, alternatif dezenfektanların kullanımı 

ve/veya ikincil dezenfektan olarak klor ilavesinden önce birincil dezenfektan olarak 

klor bazlı olmayan bir dezenfeksiyon prosesinin kullanılmasıdır. Genel 

dezenfeksiyon verimi aynı kalır fakat ihtiyaç duyulan klor miktarı almıĢ olur. Bu 

yüzden de oluĢan DYÜ miktarı nispeten düĢük olmaktadır. Ġkinci yaklaĢım ise 

fiziksel ve kimyasal proseslerin kombinasyonları kullanılarak 

(koagülasyon/flokülasyon ve filtrasyon gibi) klorlamadan önce ham sudaki DOM 

miktarının azaltılmasıdır (Chin ve Bѐrubѐ, 2005).  
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2.4.5. Doğal Organik Maddenin Giderimi  

 

Ham sudaki birkaç mg/L ya da altındaki ÇOK konsantrasyonları içme suyu temini 

için kabul edilebilirdir. Daha yüksek konsantrasyonlar için, su arıtma prosesleri 

uygulanmalıdır.  

Yaygın su arıtma iĢlemleri, 

• Ayırma ve fraksiyonasyon  

• Kimyasal reaksiyonlara dayanan proseslerdir. 

 

Geleneksel olarak DOM arıtımı koagülasyonla yapılmaktadır (Fearing vd., 2004).  

DOM‘un hidrofilik ve düĢük moleküler ağırlıklı fraksiyonlarının hidrofobik ve 

yüksek moleküler ağırlıklı bileĢenlerden daha az etkili bir Ģekilde giderilmesine 

rağmen DOM‘un çoğunluğu koagülasyonla giderilebilir (Jacangelo vd., 1995; Sharp 

vd., 2006 a, c; Matilainen vd., 2010; Sillanpää, 2014).  

 

Fe(III) ya da Al(III) tuzları kullanılarak DOM‘un flokülasyonu, yüzeysel suyun ÇOK 

konsantrasyonunu yüksek oranda azaltabilir.  

 

Me 
+3 

+ 3OH
-
↔ Me(OH)3↓  

Alüminyum ya da demir hidroksit üzerine DOM‘un adsorpsiyon eğilimi, farklı DOM 

fraksiyonları için farklı olabilmektedir. Bose ve Reckhow (2007), DOM 

fraksiyonlarının artan yüküyle birlikte adsorpsiyonun arttığını göstermiĢtir (Frimmel 

ve Abbt- Braun, 2009). DOM ve partikülleri gidermek için koagülasyonun etkinliği, 

koagülant dozu ve tipi, pH, sıcaklık, büyüklük ve hidrofobisite gibi partikül ve DOM 

özelliklerini içeren birkaç faktöre bağlıdır (Vrijenhoek vd., 1998; Jarvid vd., 2004). 

 

Membran prosesleri, içme suyu arıtımı amacıyla kullanılan konvensiyonel arıtma 

proseslerini geliĢtirmek için tek baĢına bir proses ya da bir teknik olarak 

uygulanmaktadır (Metsämuuronen vd., 2014). Membranlar on yıllardır mevcut 

teknolojiler olmasına rağmen DOM giderimi için yakın zamanda daha çok 

kullanılmaya baĢlanmıĢtır (Jacangelo vd., 1995). MF, kolloidlerle iliĢkili olmayan 

çözünmüĢ bileĢenlerin dıĢındaki bulanıklığı giderebilir. UF, moleküler ağırlık kesme 
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noktasına bağlı olarak DOM‘u kısmen giderebilir.Hümik maddelerin geniĢ moleküler 

büyüklüklerinden dolayı (1000-100.000) DOM, NF membranlar vasıtasıyla tamamen 

giderilebilir (Schäfer vd., 2001; Ødegaard vd., 2010). 

 

Ġyon değiĢtirme (makropor anyon değiĢtiricilere dayanan) küçük tesislerde 

kullanılmaktadır; ancak yalnızca düĢük ham su renk seviyeleri için (tipik olarak 30 

mg Pt/L‘nin altında) tavsiye edilmektedir (Ødegaard vd., 2010).  

 

DOM giderimi için bazı arıtma proseslerinin avantajları ve dezavantajları Çizelge 

2.3‘de sunulmuĢtur.  
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2.4.6. Adsorpsiyonla DOM Giderimi 

 

Su arıtımı sırasında DOM‘u gidermek için zenginleĢtirilmiĢ koagülasyon, membran 

filtrasyon, ozonlama/biyofiltrasyon ve adsorpsiyon gibi çok çeĢitli prosesler 

tasarlanmıĢ ya da modifiye edilmiĢtir. Bu prosesler arasında düĢük maliyetli ortamda 

adsorpsiyon, birçok durumda çekici bir seçenektir (Ding vd., 2010). 

 

Adsorpsiyon bir gaz, sıvı ya da çözünmüĢ katıdan bir yüzeye atomlar, iyonlar ya da 

moleküllerin adhezyonu olarak tanımlanmaktadır. Diğer bir ifadeyle, adsorpsiyon 

sıvı-sıvı, gaz- sıvı, gaz-katı ya da sıvı-katı ara yüzeyi gibi iki faz arasındaki bir kütle 

transfer prosesidir (Dabrowski, 2001). Adsorpsiyon prosesinin performansı, yüzey 

alanı, adsorbatın yapısı ve baĢlangıç konsantrasyonu, çözeltinin pH değeri, sıcaklık, 

adsorbentin yapısı ve dozu gibi birçok faktöre bağlıdır. Adsorbentin fizikokimyasal 

yapısı hem adsorpsiyon kapasitesini hem de adsorpsiyon hızını önemli bir Ģekilde 

etkilemektedir (Sillanpää, 2014).  

 

Sulu çözeltilerden doğal organik maddenin giderimi için çok sayıda çalıĢma 

mevcuttur (Tipping, 1981; Gu vd., 1995; KitiĢ vd., 2007; Genz vd., 2008; Ding vd., 

2010; Rahman vd., 2013). Katı destek ortamlarının demir oksitle kaplanması yapılan 

çok sayıda çalıĢmada önerilmekte ve kullanılmaktadır (Stenkamp ve Benjamin, 

1994; Gu vd., 1995; Ahammed ve Chaudhuri, 1996; Chang vd., 1997; Korshin vd., 

1997; McMeen ve Benjamin, 1997; Lai ve Chen, 2001; Lai vd., 2002; Vaishya ve 

Gupta, 2003; Kaplan Bekaroğlu, 2010; Phuengprasop, 2011). Demir oksit kaplı kum, 

etkili bir DOM adsorbenti olduğunu göstermiĢtir (Chang vd., 1997; McMeen ve 

Benjamin, 1997;Lai ve Chen, 2001). Modifiye aktif karbonlar da DOM giderimi için 

kullanılmaktadır. ÇözünmüĢ DOM‘un adsorpsiyonu orijinal ve modifiye granüler 

aktif karbon ile çalıĢılmıĢtır. GAK yüksek sıcaklıkta helyum ya da amonyak 

muamelesi ya da yüksek sıcaklıkta amonyak muamelesini takiben demir ile 

kaplanarak modifiye edilmiĢtir. Demir kaplı ve amonyak muameleli aktif 

karbonların, orijinal GAK‘tan daha yüksek DOM adsorpsiyonu gösterdiği belirtilmiĢ 

ve demir kaplı aktif karbon ile DOM adsorpsiyonunun artması, karbon yüzeyindeki 

demir türlerine bağlanmıĢtır (Cheng vd., 2005). 
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Doğada meydana gelen çeĢitli demir oksit ve hidroksitlerin (hematit, geotit, magnetit, 

maghemit gibi) çözünmüĢ organik maddeyi adsorpladığı bilinmektedir. Çizelge 2.4., 

Cornell ve Schwertmann (1996) tarafından sınıflandırılan 16 tane demir oksitin 

(hidroksitler ve oksitler) özelliklerini göstermektedir. Demir oksit pigmentleri doğal 

ya da sentetik olabilir. Sentetik oksitler geniĢ bir renk aralığındadır ve daha uniform 

kalitededir (Kaplan Bekaroğlu, 2010). 

 

Çizelge 2.4. Demir oksit türleri (Cornell ve Schwertmann, 1996) 

 

Ġsim Kimyasal formül Renk 

Geotit α-FeOOH sarı-kahverengi 

Lepidokrosit γ-FeOOH turuncu 

Akaganeyit β-FeOOH kahverengi-parlak sarı 

 
δ-FeOOH kırmızı-kahverengi 

Feroxyhyte δ‘-FeOOH kırmızı-kahverengi 

 
Yüksek basınç FeOOH 

 

Ferrihydrite Fe5HO8·4H2O kırmızımsı kahverengi 

Bernalite Fe(OH)3 yeĢilimsi 

 
Fe(OH)2 beyaz 

Schwertmannite Fe16O16(OH)y(SO4)z·nH2O sarı 

Hematit α-Fe2O3 kırmızı 

Manyetit Fe3O4 siyah 

Maghemite γ-Fe2O3 kırmızı-kahverengi 

 
β-Fe2O3  

 
ε-Fe2O3  

Wüstite FeO siyah 

 

Partiküller sulu ortamda dağıldıklarında demir oksitler gibi metal oksitler ve 

hidroksitlerin yüzeyi yüklü hale gelir ve bu yük geliĢimi pH ve iyonik Ģiddet ile 

kontrol edilir (Illes ve Tombacz, 2004; Fokkink vd., 1987; Sun vd., 1998; 

Shwertmann ve Cornell, 2000; Rietra vd., 2000; Lyklema vd., 1991; Rahman vd., 

2013). Örneğin H
+
 ve OH 

‾
 iyonları ile Fe-OH yüzeylerinin reaksiyonları, pozitif (Fe-
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OH + H
+ 
→FeOH2

+
) ve negatif (Fe-OH+OH

‾
 →Fe-O

‾ 
+H2O) yüzey yüklerinin 

oluĢumuna neden olmaktadır. Negatif yüklü çözünmüĢ organik madde molekülleri, 

özellikle büyük yüzey alanına sahip bu pozitif yüklü metal oksit, hidroksit 

partiküllerine bağlanabilirler (Rahman vd., 2013).  

 

Demir oksit yüzeyler üzerine DOM‘un adsorpsiyonu genellikle ligand değiĢimine 

dayandırılmaktadır (Gu vd., 1994; 1995; Kim ve Walker, 2001; Ding vd., 2010). Gu 

vd., 1994; 1995 özellikle asidik Ģartlar altında yüzey koordineli OH ve H2O grupları 

ve DOM moleküllerinin karboksil/hidroksil fonksiyonel grupları arasında ligand 

değiĢiminin baskın mekanizma olduğunu belirtmiĢtir. Gu vd.,1995 mikrokalorimetre, 

FTIR, ve 13C NMR kullanarak düĢük pH Ģartlarında yüzey komplekleĢme-ligand 

değiĢim mekanizması ile demir oksit yüzeyler üzerine adsorpsiyondan sorumlu olan 

karboksil ve hidroksil fonksiyonel gruplar gibi DOM üzerindeki spesifik fonksiyonel 

gruplarını belirlemiĢtir.  

 

Benzer Ģekilde Chi ve Amy, (2004) de DOM ve demir oksit yüzeyler arasında baskın 

reaksiyonun ligand değiĢimi olduğunu ancak mineral yüzeyler organik madde ile 

doluysa DOM‘un adsorpsiyonunun hidrofobik etkiye daha çok dayandırılabilir 

olduğunu belirtmiĢlerdir. Ochs vd. (1994), yüzey ligand değiĢimi ana mekanizma 

olurken tüm DOM adsorpsiyon proseslerinde adsorbe olan moleküllerin kendi 

kendine birleĢmesinin de önemli olduğu sonucuna varmıĢtır.  

 

Birkaç araĢtırmacı, çözünmüĢ organik madde (ÇOM) adsorplayan alüminyum oksit 

ve demir oksit minerallerin yüzey komplekleĢme prosesleri ile (ligand değiĢimi gibi) 

iliĢkili bir fraksiyon örneği olan karboksilik gruplarca zenginleĢmiĢ olduğunu 

gözlemlemiĢtir (Davis ve Gloor, 1981; McKnight vd., 1992; Gu vd., 1994; Rahman 

vd., 2013).  

 

Ligand değiĢim- yüzey kompleksleĢmesi pH ve iyonik Ģiddetten yüksek derecede 

etkilenmektedir (Jones ve Tiller, 1999; Kummert ve Stumm, 1980). Demir oksitler 

üzerine DOM adsorpsiyonu, ligand değiĢim mekanizması ile uyumlu olarak pH‘ın 

artmasıyla önemli bir Ģekilde azalmakta ve asidik Ģartlar altında (genelde yaklaĢık 4-

5) maksimum verime ulaĢmaktadır (Chang vd.,1997; Teermann ve Jekel,1999; Lai 
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ve Chen, 2001; Ding ve Sang, 2010). Zhang vd. (2012) yaptıkları çalıĢmada kil 

mineralleri üzerine FA/HA adsorpsiyonunun, kil minerallerinin yüzey hidroksil 

grupları ve negatif yüklü FA/HA grupları arasında ligand değiĢimini baskılayan sulu 

çözeltideki hidroksil gruplarını belirten pH değerinin artmasıyla azaldığını 

belirtmiĢtir.  

 

Ding vd. (2010) yüksek iyonik Ģiddette DOM adsorpsiyonunun artmasını DOM 

molekülleri arasındaki elektrostatik itmeye bağlamıĢlardır. Bunun sonucunda da 

DOM‘un yüzeyle daha iyi temas etmesini sağlayan daha yoğun DOM 

makromoleküler yapılar oluĢtuğunu ve molekül boyutunun azaldığını ve ligand 

değiĢimi gibi mekanizmalar ile kolay bir Ģekilde adsorbe olduğunu belirtmiĢlerdir 

(Ding vd., 2010). 

 

2.4.7. Ġleri Oksidasyon Prosesleri ile DOM Giderimi 

 

Nüfus artıĢının yanı sıra endüstriyel aktivitelerin artmasından dolayı, içme suyunun 

bozulmamıĢ kaynakları daha az bulunur hâle gelmektedir. Bu sebeple tüketimde 

kullanılan su kaynakları, yüzeysel sular veya yer altı sularının geri dönüĢtürülmesi ya 

da iyileĢtirilmesi yoluyla temin edilmektedir. 

 

Maalesef bu kaynakların çoğu, halk sağlığı için tehlike oluĢturabilecek çok çeĢitli 

organik ve bazen de inorganik kirleticiler ile az veya çok miktarda kirletilmiĢtir. 

Örneğin su döngüsünde bulunan birçok kimyasalın, kanserojen olduğundan 

Ģüphelenildiği ve endokrin bozuklukları gibi diğer medikal problemlere neden 

olduğu bilinmektedir. Bu yüzden bu iz kirleticileri gidermek ya da yok etmek 

zorunludur (Chapman, 2009).  

 

Adsorpsiyon ve çökeltim gibi konvansiyonel fiziksel prosesler, sulardan kirleticilerin 

önemli kısmını gidermesine ve biyolojik arıtımında bazen etkili olmasına rağmen 

düĢük seviyelerdeki birçok kimyasal madde, direnç göstermektedir. Bu yüzden içme 

suyu kaynaklarının ve atıksu deĢarjlarının daha kapsamlı kimyasal arıtıma alınması 

gerekmektedir. Sudaki iz kirleticilerin kimyasal yıkımı için en genel strateji, 

biyolojik kirleticileri yok etmekte etkili olan kimyasal oksidasyonu uygulamaktır. 
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Özellikle havalandırma ve klor veya klor temelli oksidantlar sık sık kullanılsa da ne 

yazık ki bu prosesler düĢük konsantrasyonlardaki mevcut dirençli organik 

kimyasalları yok etmek için etkili değildir. Bu sebeple araĢtırmacılar ve mühendisler 

sulardan tehlikeli kimyasalları giderebilen daha etkili su arıtım proseslerini 

aramaktadırlar ve bu prosesler ileri oksidasyon prosesleri (ĠOP) olarak 

sınıflandırılmaktadır (Chapman, 2009).  

 

Ġleri Oksidasyon Prosesleri (ĠOP), su ve atıksulardaki organik kirleticileri nispeten 

zararsız ve inorganik moleküllere dönüĢtürerek mineralize etmeyi amaçlamaktadır. 

Önemli dönüĢümler karbonun karbondioksite, hidrojenin suya, fosforun fosfat ya da 

fosforik asitlere, sülfürün sülfata, azotun nitrata ve halojenlerin halojen asitlere 

dönüĢümleridir. ―Ġleri oksidasyon prosesleri‖ kavramı 1987‘de Glaze tarafından 

oluĢturulmuĢtur (Bekbölet, 2010). 

 

ĠOP‘ler; pestisit, yüzey aktif madde, renk veren maddeler, ilaçlar ve endokrin bozucu 

kimyasallar gibi dirençli organik bileĢenleri içeren atıksuların arıtılması amacıyla 

kullanılmaktadır. ĠOP‘lerin uygulanması, yüksek kimyasal stabiliteye sahip ve düĢük 

biyolojik parçalanabilir bileĢenler içeren atıksuların arıtımında tavsiye edilmektedir. 

Bununla birlikte ĠOP‘leri, biyolojik atıksu arıtma proseslerini engelleyen toksik 

organik bileĢenlerin konsantrasyonlarını azaltmak için baĢarılı bir Ģekilde ön arıtma 

metotları olarak da kullanılmaktadır (Landi ve Naddeo, 2010). 

 

Ġleri oksidasyon proseslerinin ana amacı, suda hidroksil radikallerini (OH
•
) 

üretmektir (Bekbölet, 2010). Hidroksil radikalleri, elektronca zengin organik 

bileĢenlerle hızlı ve seçici olmayan bir Ģekilde reaksiyona giren reaktif elektrofiller 

olduğu için organik kimyasalları yok etmekte etkilidirler. Sudaki birçok organik 

kirleticiler için ikinci derece hidroksil radikal hız sabitleri 10
8
 - 10

9
 

L/mol.s‘dir(Buxton ve Greenstock, 1988; Howe vd., 2012). Doğada her yerde olması 

nedeniyle doğal su Ģartları altında hidroksil radikalini üretmek kolaydır (Bekbölet, 

2010). ġekil 2.3., ileri oksidasyon proseslerine katılan reaksiyonlar hakkında genel 

bir bakıĢı göstermektedir.  
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ġekil 2.3. Ġleri oksidasyon prosesleri 

 

Ġleri oksidasyon proseslerine bağlı olarak hidroksil radikalleri, aĢağıdaki metotların 

herhangi biri ya da kombinasyonu ile üretilir (Ray vd., 2006): 

a) Hidrojen peroksit, ozon, hidrojen peroksit/ozon, Fenton agent kullanılan kimyasal 

oksidasyon, 

b) Ultraviyole (UV) radyasyonu, γ-radyasyonu, elektron demeti ve ultrasonik 

dalgaları kapsayan radyasyon metotları, 

c) Özellikle utrasonikasyon ya da UV radyasyonu ile (b)‘nin her hangi biri ile (a)‘nın 

herhangi birinin kombinasyonu, 

d) UV ve titanyum dioksit (TiO2) kullanılarak fotokataliz. 

 

Çizelge 2.5‘de bazı önemli oksitleyici maddelerin (agent) oksidasyon potansiyelleri 

listelenmiĢtir. Klor kullanımı ile ilgili önemli problem, tam mineralizasyon 

gerçekleĢmesinden daha çok klorlu hidrokarbonların oluĢmasıdır. Ayrıca bu 

reaksiyon ürünleri orijinal kirleticiden daha toksik ve tehlikeli olabilmektedir. Daha 

yaygın ve popüler bir alternatif, nispeten ucuz, uygun ve kullanımı kolay olan 

hidrojen peroksiti kullanmaktır (Chapman, 2009). Aynı zamanda hidrojen peroksitin 

etkinliği bir katalizör ile birlikte gerçekleĢtirilebilir. Permanganat ile ilgili 

dezavantajlar ise oldukça pahalı ve uygulanmasının akıĢkan reaktantlardan daha zor 

oluĢudur (Lee vd., 2009b). 
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Çizelge 2.5. Farklı oksidantların oksidasyon potansiyeli (Ray vd., 2006): 

 

Oksidantın Ġsmi 

 

Oksidasyon Potansiyeli 

(eV) 

Flor 

   

3 

 Hidroksil Radikali 

  

2,8 

 Ozon 

   

2,1 

 Hidrojen Peroksit 

  

1,8 

 Potasyum Permanganat 

 

1,7 

 Klor dioksit 

  

1,5 

 Klor       1,4   

 

Çizelge 2.5‘ten de görüldüğü gibi serbest hidroksit radikali ikinci en yüksek 

oksitleme potansiyeline sahiptir ve oksidasyon proseslerinde kullanılmak için en iyi 

seçimlerden biridir. Hidroksil radikalleri yerinde üretilebilir ve flor ile 

karĢılaĢtırıldığında hidroksil radikallerinin oksidasyon ürünleri, organiklerin tam 

mineralizasyonu olasılığı ile daha az toksiktir (Ray vd., 2006).  

 

Halokarbon/hidrokarbon organikler ve onların türevleri, aromatikler, organo N/P/S 

bileĢikleri, TNT, hümik maddeler, ağır metaller ve siyanür gibi çok çeĢitli organik ve 

inorganik kirleticiler, ĠOP tarafından yıkıma uğramaya elveriĢlidir (Ray vd., 2006). 

 

Ġleri oksidasyon prosesleri, organiklerin tam mineralizasyonunu sağlaması, zor 

ayrıĢabilen bileĢenleri bile gidermesi, biyolojik prosesler ile kolay kombine edilmesi, 

yüksek oranlarda kirletici oksidasyonu sağlaması, su kalite değiĢimlerine karĢı esnek 

olması, küçük boyutlu ekipmana ihtiyaç duyması, çok yüksek reaksiyon hızlarına 

sahip olması, kesikli ya da sürekli iĢletilebilmesi ve otomasyona uygun olması gibi 

pek çok avantaja sahiptir (Kochany and Bolton, 1992; Ray vd., 2006; Grote, 2012). 

 

ĠOP‘nin yukarıda sıralanan avantajlarının yanında; enerji gereksinimlerinden dolayı 

maliyetinin rakip teknolojilerden daha yüksek olması, zararlı ara ürünler 

oluĢturabilmesi, ozon ve hidrojen peroksitin kullanılması durumunda bu 

oksidantların dağıtım ve depolanmasının özel güvenlik tedbirleri gerektirmesi gibi 

bazı dezavantajları bulunmaktadır (USACE, 1996). 
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ÇeĢitli ileri oksidasyon proseslerinde organik bileĢenlerin oksidasyonunu 

kolaylaĢtırmak, hidroksil radikallerinin üretimine bağlıdır. Bu yüzden su ve atıksu 

arıtımında bu proseslerin uygulanması çok benzer olabilmektedir. Ġleri oksidasyon 

proseslerinin avantaj ve dezavantajları Çizelge 2.6‘da özetlenmiĢtir (Landi ve 

Naddeo, 2010). 
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Çizelge 2.6. Ġleri oksidasyon proseslerinin avantaj ve dezavantajları 

ĠOP AVANTAJLARI DEZAVANTAJLARI 

O3 

Ozon kısa reaksiyon zamanı ile  

çok güçlü oksitleme gücüne sahiptir.  

Daha yüksek ekipman ve iĢletme maliyeti 

bulunmaktadır. 

Arıtma prosesinde suya kimyasal 

eklenmez. 
Sistem ön arıtma gerektirebilir.  

Ozon geniĢ bir yelpazede organik ve 

 inorganik kirleticileri ortadan kaldırabilir. 
Enerji gerektiren ve yüksek maliyetli prosestir. 

  
Ozon üretimi ile iliĢkili toksisite sorunları ve 

 potansiyel yangın tehlikeleri vardır. 

O3/UV 

Su arıtımında yüksek verim elde edilir. Enerji gerektiren ve yüksek maliyetli prosestir.  

O3 ya da UV 'den daha etkilidir. Bulanıklık, UV ıĢık geçiĢini engelleyebilir. 

OH
•
üretmekte eĢit oksidant 

konsantrasyonları 

 için H2O2/UV prosesinden daha etkilidir. 

Ozon difüzyonu kütle transfer sınırlamalarına neden 

olabilir. 

Dezenfeksiyon etkisi vardır. 
Ön ve/veya son klorlama ile kombine edildiğinde  

THM ve HAA oluĢumunda potansiyel artıĢ gözlenir. 

H2O2/UV 

UV radyasyon dezenfektan olarak  

görev yapabilir. 
Bulanıklık, UV ıĢık geçiĢini engelleyebilir. 

Tam ölçekli içme suyu arıtımında 

mevcuttur. 
OH

•
 radikali üretmede O3/UV prosesinden  

stokiyometrik olarak daha az verim elde edilir. 

O3/H2O2 

Su arıtımında yüksek verim elde edilir. Potansiyel bromat oluĢumu  

O3 ya da UV 'den daha etkilidir. 
Potansiyel mikrobiyal büyüme yüzünden 

 aĢırı H2O2 arıtımı gerektirebilir. 

Remediasyon uygulamaları için kurulmuĢ 

teknolojilerdir. 
Enerji ve maliyeti yoğun prosestir. 

Dezenfeksiyon etkisi vardır.   

TiO2/UV 

Diğer UV oksidasyon proseslerinden  

daha yüksek dalga boylarında iĢletilebilir. 

TiO2 katalizin tıkanmasından  

kaçınmak için ön arıtım gereklidir. 

 

Eğer TiO2 bir çamur olarak eklenirse, 

 daha sonra potansiyel bir ayırma adımı gereklidir. 

  

TiO2 aktivitesinin hız kaybı için potansiyel,  

katalizi yerinde depolama ya da 

 rejenerasyon yöntemi gerektirmektedir. 

US 

DüĢük yatırım maliyetleri ile basit, esnek 

tasarım  Hâlâ geliĢmekte olan tasarım kriteri 

Konvansiyonel arıtma birimlerinin  

basit güncelleĢtirilmesi  
Suyun bulanıklığında artma  

Kimyasal kirleticilerin degredasyonu Enerji tüketimi 

Küçük hacimlerin ekonomik arıtımı Ultrasound prob tüketimi  

  Uzun sonifikasyon zamanı 

Fe
2+

 H2O2 

O3 ya da UV kullanan ĠOP'lere göre yoğun 

bir enerji prosesi değildir 
Tam ölçekli uygulaması yoktur. 

 

Demir ekstraksiyon sistemi gerektirir. 

 

Çözeltide demiri tutmak için çok düĢük pH (<2,5) 

gerektirir. 

  pH ayarlaması iĢletme ve bakım masraflarını arttırır. 
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Ġleri oksidasyon prosesleri yıllardır yoğun bir Ģekilde çalıĢılmaktadır. O3/H2O2, 

UV/H2O2, UV/O3, UV/TiO2, Fe
2+

/H2O2, Foto-fenton, vakum ultraviyole (VUV) 

radyasyon gibi radyasyon, kataliz ve oksidantların çeĢitli kombinasyonları, DOM ve 

organik kirleticilerin giderimi için geliĢtirilmiĢtir (Glaze vd., 1987; Kleiser ve 

Frimmel, 2000; Amirsardari vd., 2001; Fukushima vd., 2001; Chin ve Be´rube´, 

2005; Wang vd., 2006; Toor ve Mohseni, 2007; Liu vd., 2008; Bond vd., 2009; 

Lamsal vd., 2011; Kalajdžić, vd., 2013) 

 

DOM ile OH
•
 radikallerinin reaksiyonları üç farklı yolla sürmektedir:  

1) Çift bağlara OH
•
 radikallerinin ilavesi ile,  

2) Karbon merkezli radikaller veren H-çıkarılması ile,  

3) Organik bir vekilden bir elektron alan OH
•
 radikallerinin olduğu reaksiyon 

mekanizması ile (Matilainen ve Sillanpää, 2010). 

 

Karbon merkezli radikaller daha sonra organik peroksil radikalleri oluĢturmak için 

oksijenle çok hızlı bir Ģekilde reaksiyona girerler. Kendi aralarında peroksil 

radikallerinin reaksiyonları ketonlar ya da aldehitler ve/veya karbondioksit üretimine 

yol açabilir (Kleiser ve Frimmel, 2000). Oksidasyon hızı; radikal, oksijen ve kirletici 

konsantrasyonuna bağlıdır. Radikal oluĢumunu etkileyen diğer faktörler, pH, 

sıcaklık, iyonların varlığı ve kirletici tipidir (Parsons, 2004). 

 

DOM‘dan kaynaklanan renk etkili bir Ģekilde ozonlama (ya da diğer güçlü oksidatif 

bir metod) ile giderilebilir. Tipik ozon dozları 1-1,5 mgO3/ mgO3 TOK‘tur 

(Ødegaard vd., 2010). DOM‘un ozonla oksidasyonu iki ana yol izlemektedir:  

1) Seçici olarak aktif aromatikleri ve çift bağları hedefleyen ozonla direkt 

oksidasyon,  

2) Ozondan daha az seçici ve daha güçlü olan hidroksil radikallerinin oluĢması için 

ozonun ayrıĢtığı dolaylı reaksiyon.  

 

Direkt reaksiyon yolu, yüksek renk giderimi ancak düĢük TOK giderimi ile 

sonuçlanmaktadır. Ancak dolaylı reaksiyon yolu, daha az renk, daha fazla TOK 

giderir. Suyun matriksi, iki yolun önemini belirler. pH özellikle önemlidir, yüksek 

pH‘ta dolaylı reaksiyon yolu baskındır ve ozonlama ĠOP (oksidasyon için hidroksil 
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radikalleri kullanan) olarak düĢünülebilir. Ozonlama, ozon kolonunda bir katalitik 

paketleme ortamı kullanılarak ya da UV ya da H2O2 ile kombine edildiğinde ĠOP 

olabilmektedir (Ødegaard vd., 2010). 

 

2.4.7.1. Fenton Benzeri Prosesler 

 

Fenton reaksiyonu, demir iyonları (Fe
2+
) ve hidrojen peroksitin karıĢımından yüksek 

derecede reaktif OH
•
 oluĢturan bir ileri oksidasyon prosesidir. Bu reaksiyonlar toksik 

ve dirençli organik kirleticiler ile kirlenmiĢ suların iyileĢtirilmesinde büyük ilgi 

görmektedir (Pérez vd., 2002; Neyensve Baeyens, 2003; Zazo vd., 2005; Jiang vd., 

2010). Bu proseslerin ana dezavantajı Fe
2+

 iyonları ve H2O2 reaktantının maliyetidir. 

Bu sebeple Fe
2+ 
tuzlarından daha ucuz olan Fe

3+
 tuzlarını kullanmak için çeĢitli 

metotlar geliĢtirilmiĢtir (Nieto vd., 2009). Fe
+3

 iyonları yada diğer geçiĢ metal 

iyonlarının kullanıldığı Fenton benzeri reaksiyonlar, geliĢtirilmiĢ Fenton 

reaksiyonlarının bir modeli olarak kullanılmaktadır. Aynı zamanda proses Fenton 

reaksiyonuna göre geniĢ bir pH aralığında etkili olup asidik koĢullar ile sınırlı 

olmaması ve demir çamuru oluĢturmaması gibi önemli avantajlar sunmaktadır 

(Valentine ve Wang, 1998; Huang vd., 2001; Caudo vd., 2007; Cheng vd., 2008; 

Pham vd., 2009). 

 

Fe
3+

/H2O2 Fenton benzeri reaksiyonlara iliĢkin çalıĢma mekanizması, Fe
+2

 iyonları 

ve hidroperoksit/süperoksit (HO2
•
/O2

•
) radikalleri oluĢturmak üzere Fe(III)-H2O2 

kompleklerinin oluĢumuna dayanmaktadır. Daha sonra oluĢan Fe
+2 
iyonları, hidroksil 

radikalleri oluĢturmak için H2O2‘nin dekompozisyonunu katalizlemektedir (Laat ve 

Gallard, 1999). Ancak klasik Fenton reaksiyonları ile mukayese edildiğinde 

Fe
3+

/H2O2 Fenton benzeri reaksiyonlarnın, pH‘a karĢı daha hassas ve hidrojen 

peroksit dekompozisyon hızı ve hedef organik kirletici degredasyon hızının daha 

yavaĢ olduğu bilinmektedir (Sedlak ve Andren, 1991; Pignatello, 1992; Arnold vd., 

1995).  

 

Fenton benzeri reaksiyonların OH
•
 radikal mekanizmasına dayandığı 

düĢünülmektedir. OH
•
 radikal mekanizmasına göre H2O2‘nin dekompozisyonu 3 

adımdan oluĢmaktadır. 1) demir (III) perokso komplekslerinin oluĢumu (reaksiyon 
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2.2), 2) demir (III) perokso kompleklerinin Fe(II) oluĢturmak için dekompozisyonu 

(reaksiyon 2.3), 3) klasik fenton reaksiyonlarındaki gibi hidroksil radikalleri üretmek 

için oluĢan Fe(II) iyonları tarafından katalizlenen H2O2‘nin dekompozisyonudur 

(reaksiyon 2.4) (Laat ve Gallard, 1999; Jiang vd., 2013). 

 

Fe
3+

 +H2O2 ↔ Fe
III

(HO2)
2+

 +H
+      

(2.2) 

Fe
III

(HO2)
2+

 →Fe
2+

 + HO2
●   

    (2.3) 

Fe
2+

 + H2O2 → Fe
3+

 + OH
• 
+ OH

 ‾
      (2.4) 

 

Fenton reaksiyonlar ile Fenton benzeri reaksiyonlar arasında, doğaları gereği bir 

iliĢki mevcuttur. Fenton benzeri reaksiyonları, Fenton reaksiyonlarının bir ürünü olan 

Fe(III) katalizlerken Fenton reaksiyonlarını Fe(II) katalizlemektedir (Pignatello vd., 

2006). Bu yüzden Fe(III)/Fe(II) dönüĢümü Fenton benzeri reaksiyonlarda önemli bir 

rol oynamaktadır ve bu dönüĢüm üzerine araĢtırmalar bu reaksiyonların 

mekanizmasını anlamak için önemlidir (Jiang vd., 2013).  

 

Demir mineralleri ve (hematit, geotit, demir içeren kil ve kum gibi) hidrojen 

peroksitin aktivasyonu ve bunların kirletici oksidasyonu için uygulanması son 

yıllarda çok yoğun bir Ģekilde çalıĢılmıĢtır (Valentine ve Wang., 1998; Ravikumar ve 

Gurol, 1994; Millerve Valentine, 1999; Kwan ve Voelker, 2003; Huling ve Pivetz, 

2006; Pignatello vd., 2006; KitiĢ ve Kaplan, 2007; Flores vd, 2008; Pham vd., 2009). 

Fenton benzeri reaksiyonlarda organik kirleticinin ayrıĢmasını katalizlemede demir 

oksit minerallerin verimi, hidrojen peroksit konsatrasyonu, demir mineralinin tipi ve 

yüzey alanı ve kirletici özellikleri gibi pek çok parametreden etkilenmektedir (Matta 

vd., 2007; Yeh vd., 2008; Garrido-Ramirez vd., 2010). Örneğin Wu vd. (2006) 

kataliz olarak geotiti kullandıkları çalıĢmalarında hidrojen peroksit 

konsantrasyonunun 2,5 g/L‘den 10 g/L‘e artmasıyla daha fazla hidroksil radikalleri 

üretildiğinden dimetilsülfoksit degredasyonunun da arttığını belirtmiĢlerdir. Benzer 

Ģekilde KitiĢ ve Kaplan, (2007) demir kaplı pomza- H2O2 kullanarak yaptıkları doğal 

organik madde gideriminde hidrojen peroksit dozunun artmasıyla birlikte ÇOK 

gideriminin arttığını belirtmiĢlerdir. Hanna vd. (2008) metil kırmızısının 

degredasyonunda dört farklı demir oksit kataliz kullanmıĢlar ve bunların arasında en 
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yüksek yüzey alanına sahip olan geotitin en yüksek katalitik aktiviteye sahip 

olduğunu bulmuĢlardır. Fenton benzeri prosesin zeytin yağı endüstrisi atıksularından 

organik madde gideriminde etkili olduğu da kanıtlanmıĢtır (Nieto vd., 2011). Kataliz 

olarak FeCl3 kullanan bu proseste organik maddenin giderilmesi için optumum pH 

değeri 3 olup FeCl3/H2O2 =0,04 oranında %92,6 KOĠ ve %99,8 toplam fenol 

giderimi sağlanmıĢtır. Araujo vd. (2011) sulu çözeltilerdeki reaktif boyanın 

giderilmesi için süspansiyondaki hematit tozunu kullanmıĢlardır. Prosesin verimi 

baĢlangıç pH değeri, H2O2 dozu ve hematit dozu gibi deneysel Ģartların bir 

fonksiyonu olarak çalıĢılmıĢtır. pH değerinin 2,5, H2O2 dozunun 800 mg/L ve 

hematit dozunun 20 g/L olduğu deneysel Ģartlarda % 99 oranında renk giderimi 

sağlanmıĢtır. Artan hematit ve hidrojen peroksit dozunun boya giderim verimi ve 

hızının artmasına katkı sağladığı ve proses için güçlü asidik ortamın daha elveriĢli 

olduğu bulunmuĢtur.  

 

Fenton prosesine ilave edilen mineral partiküllerin etkisi üzerine yapılan bir 

çalıĢmada, bentonitin DOM giderimini geliĢtirmesine rağmen THM oluĢum 

potansiyelini (THMOP) arttırması ile sonuçlanmıĢtır (Park ve Yoon, 2007).  

 

2.4.7.2. Katalitik Ozonlama 

 

Son zamanlarda geçiĢ metalleri ile katalizlenen alternatif ozonlama prosesleri, 

organiklerin parçalanması için araĢtırılmaktadır (Wu vd., 2008). Katalitik ozonlama, 

konvansiyonel su arıtımı için dirençli olan kirleticilerin etkili giderimi için ümit 

veren bir teknolojidir (Legube ve Karpel Vel Leitner, 1999). Reaksiyon 

mekanizmalarını etkileyerek ayrı ayrı ozonlama ve katalitik arıtımlara nazaran 

reaksiyon zamanını azaltabilmekte ve verimi arttırabilmektedir (Augugliaro vd., 

2006).  

 

Katalitik ozonlamanın, 

a) Özellikle daha düĢük pH değerlerinde hidroksil radikalleri üretmesi (ya da diğer 

reaktif oksijen türleri), 

b) Ozonlama verimini arttırmak için radikal üretimini kontrol etmesi, 
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c) Tipik ozonlama yan ürünleri olan karboksilik asitin mineralizasyonunun artması 

yüzünden daha yüksek verimde su kirleticilerini (DOM) mineralize etmesi, 

d) Ozon tüketiminin daha yüksek verim sağlaması, 

e) Bromat oluĢumunu önlemesi beklenir (Nawrocki, 2013). 

 

Katalitik ozonlama araĢtırmaları yıllardır yapılmasına rağmen su endüstrisinde 

yaygın olarak uygulanmamaktadır. Fransa ve Çin‘de sadece tek bir endüstriyel 

uygulaması bulunmaktadır (Fonatnier vd., 2005; Ma ve Liu, 2011). Ancak 

uygulamanın sonuçları Ģimdiye kadar yayımlanmamıĢtır (Nawrocki, 2013).  

 

Katalitik ozonlama çalıĢmaları genellikle homojen ve heterojen prosesleri olmak 

üzere ikiye ayrılmaktadır (Wu vd., 2008). 

 

Homojen katalitik ozonlamada, Fe(II), Mn(II), Ni(II), Co(II), Cd(II), Cu(II),Ag(II), 

Cr(II) ve Zn(II) gibi geçiĢ metalleri ozon (O3) ile birlikte kullanılmaktadır (Hordern 

vd., 2003). Bu proseste, hidroksil radikalleri genellikle, çözeltide mevcut olan geçiĢ 

metal iyonlarının varlığında ozon moleküllerinin dekompozisyonu ile üretilmektedir 

(Sauleda ve Brillas, 2001). Homojen reaksiyonlarda, reaksiyon çözeltisinde bulunan 

geçiĢ metal iyonları, süperoksit radikallerinin (O2
•-
) üretimi ile O3 

dekompozisyonunu baĢlatır. O2
•-
 molekülünden O3‘a bir elektronun transferi, ozonid 

ve ardından OH
•
 oluĢumu ile sonuçlanır (Gracia vd., 1995; Tünay vd., 2010). 

 

Heterojen katalitik ozonlama, metal oksitler üzerine desteklenmiĢ soy metallerin ya 

da metal oksitlerin kullanımını kapsamaktadır. Katalitik ozonlamada, birkaç yolla 

TiO2, Al2O3, SiO2, MnO2 ve Fe2O3 ya da Cu, Ru, Pt, Pb, Pd, Co katalizleri üzerine 

monte edilmiĢ metaller kullanılmaktadır. Bu katalizlerin aktivitesi ozonun katalitik 

dekompozisyonuna ve geliĢmiĢ OH
•‘
nin üretimine dayanmaktadır (Hordern vd., 

2003).  

 

Nawrocki (2013), bir kataliz varlığında ozonlamanın etkisinin, aynı pH Ģartlarındaki 

katalizsiz ozonlama ve kataliz yüzeyine adsorpsiyonun kombine etkisinden daha 

yüksek olduğunda katalitik ozonlamadan söz edilebileceğini belirtmiĢtir. Birçok 
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durumda hidroksil radikallerinin oluĢumunun katalitik etkiden sorumlu olması 

beklenmektedir (Nawrocki, 2013).  

 

Üç koĢuldan en az biri yerine getirildiği zaman katalitik etki mümkündür (ġekil 2.4.). 

Bu üç etki:  

i) Ozon katalizlerin yüzeyi üzerine adsorbe olur, 

ii) Organik molekül katalizin yüzeyine adsorbe olur, 

iii) Ozon ve organik molekülün her ikisi de kataliz yüzeyine adsorbe olur.  

Katalizin yüzeyine reaktantların hiçbiri adsorbe olmazsa katalitik etki beklenemez.  

 

 

ġekil 2.4. Heterojen katalizin üç olası durumu 

 

Bu tür ozonlamanın verimi genellikle çözeltinin pH değerine ve metal oksit 

yüzeylerinin fiziksel ve kimyasal özelliklerine (yüzey alanı, porozite, por hacmi, 

saflık, stabilite, aktif yüzeylerin varlığı gibi) bağlıdır. pH değeri, sulu çözeltideki 

ozon dekompozisyonunun mekanizmasını ve adsorpsiyon kapasitesini, kataliz 

yüzeyinin aktif yerlerini ve yükünü etkileyen reaksiyon ortamındaki önemli 

değiĢikliklerden biridir (Hordern vd., 2003).  

 

Heterojen katalitik ozonlama için iki temsili mekanizma Ģöyledir: 
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1. Ara yüzey reaksiyon mekanizması:  

 

Bu mekanizmada katalizlerin temel iĢlevi adsorptif materyal olarak davranmaktır. Ġlk 

olarak adsorpsiyon için katalizin büyük yüzey alanı kullanılır ve daha sonra organik 

kirleticiler giderilir. Ġkinci olarak aktif adsorptif yerler sağlanır ve daha düĢük 

aktivasyon enerjisiyle aktif kompleksler oluĢturmak için hedef moleküller birleĢir. 

Bunların hepsi kirleticileri, çözeltideki OH
•
 ya da ozonla basit bir Ģekilde 

oksitlenebilir yapar. Daha sonra ara ürünler katalizin yüzeyinde oksitlenebilir veya 

OH
•
 ya da ozonla oksitlenebilmek için sulu çözeltiye desorbe olur. ġekil 2.5 

prosedürü göstermektedir (Hordern vd., 2003; Guo vd., 2012). 

 

 

 

ġekil 2.5. Kataliz yüzeyine adsorpsiyon ve adsorplanan organiklerin OH
•
 radikali ya 

da ozon ile oksidasyon mekanizması (Hordern vd., 2003; Guo vd., 2012). 

 

2. OH
•
 mekanizması  

 

Bu mekanizma metal oksit katalizlerin ozonun bozulmasını arttırdığını ve ozon 

dekompozisyonunu baĢlattığını önermektedir. Bu mekanizma metal oksitlerin yüzey 

hidroksil gruplarının OH
•
 oluĢumunda önemli bir rol oynadığını öne sürmektedir. 

Sulu çözeltideki çözünür ozon, kataliz yüzeyine adsorbe olur. Böylece yüksek 

oksidasyon potansiyeline sahip olan ve atıksudaki organik kirleticileri okside 

edebilen OH
•
 üretmek için bir dizi radikal zincir transferi meydana gelir. Prosedür 

ġekil 2.6‘da gösterilmiĢtir (Guo vd., 2012).  
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ġekil 2.6. ĠndirgenmiĢ metal katalizi ve ozonun reaksiyonu ile OH
•
 ya da diğer 

radikal türlerinin üretimi için olası mekanizma (Guo vd., 2012) 

 

Heterojen katalitik ozonlama; ilaçlar, pestisitler, boyalar, aromatik hidrokarbonlar ve 

organik asitler gibi organik bileĢenlerin parçalanması için uygulanmaktadır (Ikhlaq 

vd., 2014). 

 

Irabelli ve diğerleri (2008), trihalometan oluĢumu açından hidrojen peroksit ile 

birlikte ozona karĢı (perokson) bireysel ozonun etkinliğini araĢtırmıĢtır. 

Ozonlamadan önce ya da sonra peroksit ilavesi ile trihalometan konsantrasyonları 

artmıĢtır ve H2O2:O3 oranının artmasıyla trihalometan konsantrasyonları da artmıĢtır. 

Perokson sistemi ile ham sudan ÇOK giderimi, bireysel ozonlamadan daha etkilidir 

ve en yüksek giderim son ozonlama perokson sisteminde elde edilmiĢtir. Bireysel 

ozon sisteminde giderim verimi % 53 iken son ozonlama perokson sistemi ile % 

61‘dir.  

 

Legube ve Vel Leitner (1999); Kasprzyk-Hordern vd. (2006); Zhang vd. (2006) 

tarafından yapılan birkaç çalıĢma ise bireysel ozonlama ile mukayese edildiğinde 

katalitik ozonlamanın DOM giderim verimini ikiye katladığını göstermiĢtir. 

Alsheyab ve Muñoz‘un (2007), MnO2‘yi kataliz olarak kullandıkları bir çalıĢmada 

ise katalitik ozonlamanın TOK ve KOĠ olarak ölçülen DOM‘un giderimini artırdığı 

gözlemlenmiĢtir. 

 

Asgari ve diğerleri (2012a), sulu çözeltilerde hümik asidin giderilmesi için ozonlama 

prosesinde pomzanın bir kataliz olarak uygulanabilirliğini araĢtırmıĢlardır. Hümik 
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asit gideriminde katalitik ozonlama prosesinin performansını değerlendirmek için; 

pH, temas süresi, pomza dozu ve tert bütanol (TBA) gibi farklı parametrelerin 

etkisini incelemiĢlerdir. Katalitik ozonlama sonuçları, bir kataliz olarak pomzanın 

kullanımının hümik asit dekompozisyonunu sekiz kat arttırdığını göstermiĢtir. pH 

değerinin 4‘ten 12‘ye değiĢmesiyle ve kataliz dozunun 0,25 g/L‘den 10 g/L‘ye 

yükselmesiyle giderim veriminin arttığını belirtmiĢlerdir. Ayrıca yüksek bir verimle 

(% 90) katalitik ozonlama prosesinin bireysel ozonlama prosesinden daha az bir 

zamanda (10 dakika) hümik asidi giderdiğini belirtmiĢlerdir. Bunun da ötesinde 

katalitik ozonlama prosesinin bireysel ozonlama prosesine göre radikal yakalayıcıdan 

daha az etkilendiğini bulmuĢlardır.  

 

BaĢka bir çalıĢmada ise Asgari ve diğerleri (2012b), bakır kaplı pomza ve zeolit 

kullanarak katalitik ozonlanma prosesi ile sulu çözeltilerden fenolün giderilmesini 

araĢtırmıĢlardır. Katalitik ozonlamanın verimini; pH değeri, temas süresi, baĢlangıç 

fenol konsantrasyonu, kataliz dozu ve radikal yakalayıcı gibi değiĢkenleri araĢtırarak 

belirlemiĢlerdir. Hümik asit ile yaptıkları çalıĢmalarına benzer olarak fenol giderim 

veriminin pH değerinin arttıkça arttığını belirtmiĢlerdir. Bireysel ozonlama 

prosesinde elde ettikleri fenol giderimi %32 iken, modifiye pomza ve zeolit 

kullandıkları katalitik ozonlama prosesinde sırasıyla %63 ve %51 fenol giderim 

verimleri elde etmiĢlerdir. Bunun da ötesinde hem zeolit hem de pomzanın 

kullanıldığı her iki katalitik ozonlama prosesinde radikal yakalayıcı kullanarak fenol 

gideriminin ana yolunun indirekt oksidasyon ile olduğunu belirlemiĢlerdir. 

 

Lee ve diğerleri (2005), farklı katalizler kullanarak hümik asitlerin ozonlama ile 

parçalanmasını araĢtırmıĢlardır. ÇalıĢmalarında kullandıkları katalizler Fe/MgO, 

Fe/Al203, Fe/Si02, Fe/Zr02‘dür. Ayrıca Fe temelli katalizleri katalitik ozonlama 

prosesinde mukayese etmek için MnO2 numunesini kullanmıĢlardır. Katalitik 

ozonlama deneylerinin yanında bireysel ozonlama deneyleri de yapılmıĢtır. Bireysel 

ozonlama deneyleriyle, ozon dozunun 3,9 mg O3/L‘den 17,8 mg O3/L‘e artmasıyla 

UV absorbansın baĢlangıç değerinin sırasıyla %91,7 ve % 60,7 oranında azaldığını 

belirtmiĢlerdir. Hümik asitlerin katalitik ozonlanması sırasında test edilen katalizler 

arasında Fe/MgO, en düĢük UV absorbans giderimi göstermiĢtir.  
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Kasprzyk-Hordern ve diğerleri (2006), içme sularından doğal organik madde 

giderimi için alüminanın varlığında katalitik ozonlamanın potansiyelini 

araĢtırmıĢlardır. Bireysel ozonlamaya göre, ozonlama sistemine alümina 

uygulanmasının sulardan doğal organik madde giderim verimini ikiye katladığını 

belirtmiĢlerdir. Bunun da ötesinde katalitik ozonlamanın daha düĢük yan ürünler ve 

biyolojik olarak parçalanabilir yan ürün oluĢumu ile sonuçlandığını bulmuĢlardır. 

 

Zhang ve diğerleri (2008c), ozon tüketimi, çözünmüĢ organik karbon (ÇOK), UV 

absorbans azalması ve düĢük molekül ağırlıklı oksidasyon yan ürünlerinin oluĢumu 

açısından doğal organik maddelerin ozonlanmasını ve sentetik geotit-katalizli 

ozonlanmasını araĢtırmıĢladır. Bireysel ozonlama ile mukayese edildiğinde katalitik 

ozonlamanın UV254 ve ÇOK azalmasını geliĢtirdiğini ve ayrıca kolay biyolojik 

parçalanabilir organik karbon yüzdesini ve aldehit oluĢumunu arttırdığını 

belirtmiĢlerdir.  

 

Zhang ve diğerleri (2006), filtrelenmiĢ yüzeysel suyun trihalometan oluĢum 

potansiyeli üzerinde katalitik ozonlamanın etkisini araĢtırmıĢlardır. ÇalıĢmalarında 

FeOOH, γ-AI2O3 (Al2O3), CeO2 ve MgO gibi birkaç metal oksitleri kullanmıĢlardır. 

Metal oksitlerin kullanıldığı katalitik ozonlama prosesi, bireysel ozonlama prosesine 

göre suyun trihalometan oluĢum potansiyelini azaltmıĢtır. FeOOH katalizli ozonlama 

için; bromid konsantrasyonu, pH, alkalinite, ozon dozu ve reaksiyon zamanını içeren 

birkaç faktörü, suyun trihalometan oluĢum potansiyeli üzerindeki etkisini araĢtırmak 

için çalıĢmıĢlardır. FeOOH/O3‘ün bromid (0-3,36 mg/L), pH (6,33-9,43), O3/ÇOK 

(0,65-2,05mg/mg) ve reaksiyon zamanı (2-20 dakika) gibi Ģartlar altında 

trihalometan oluĢum potansiyelinin kontrolü için önemli bir avantaj gösterdiğini 

belirtmiĢlerdir.  

 

Oğuz ve diğerleri (2008) ise, ozon akıĢ hızı, ozon üretim potansiyeli, pH, sıcaklık, 

toz aktif karbon dozu, HCO3
- 
iyon konsantrasyonu gibi farklı ampirik Ģartlar altında 

ozonlama ile hümik maddelerin degredasyon hız sabitlerini belirlemiĢlerdir. Hümik 

maddeler degredasyon hız sabiti değerlerinin, baĢlangıç ozon-hava akıĢ hızları, ozon 

üretim potansiyeli, pH, sıcaklık ve toz aktif karbon dozunun artması ile arttığını 

ancak çözeltinin HCO3
- 
konsantrasyonunun artması ile azaldığını belirtmiĢlerdir. 



56 

 

Xin ve diğerleri (2006), Al2O3 üzerine desteklenmiĢ katalizörün altı farklı tipinin 

katalitik verimini araĢtırmıĢlardır. ÇalıĢmalarında kullandıkları katalizler, Cu/Al2O3, 

Ni/Al2O3, Co/Al2O3, Mn/Al2O3, Al/Al2O3 ve Fe/Al2O3‘dür. Bu çalıĢmanın sonunda 

yazarlar oksitleme maddesi olarak ozonun kullanıldığı oksidasyon prosesinde bu 

katalizörlerin katalitik verimlerini mukayese etmiĢlerdir. Sonuçlar göstermiĢtir ki 

Cu/Al2O3, Ni/Al2O3, Co/Al2O3 ve Mn/Al2O3 katalitik ozonlaması ile elde edilen 

TOK giderim verimleri, bireysel ozonlama uygulanması ile elde edilenden daha 

yüksektir. Test edilen katalizörler arasında Cu/Al2O3 ve Al/Al2O3 aynı giderim 

verimini göstermiĢtir ve Fe/Al2O3, katalitik ozonlama üzerinde negatif etki 

göstermiĢtir. 

 

Zhang ve Jian (2006), koagülasyon ve kum filtrasyonu ile ön arıtılmıĢ doğal suda 

bulunan makromoleküler doğal organik maddenin ozonla geliĢtirilmiĢ fotokatalitik 

degradasyonunu araĢtırmıĢlardır. ÇalıĢmalarında; ozon dozu, tutma zamanı ve 

bikarbonat konsantrasyonunun DOM degredasyon hızına etkisini incelemiĢlerdir. 

Elde ettikleri sonuçlarda, DOM gideriminde kombine prosesin ozonlama ya da 

fotokataliz prosesinden daha etkili olduğunu bulmuĢlardır. Ayrıca yüksek molar 

kütleli bileĢenler (HMM), düĢük molar kütleli bileĢenlerden (LMM) daha hızlı 

azalmıĢtır. 

 

Tert butanol gibi radikal yakalayıcılar, katalizli ozon oksidasyonunun radikal tip 

mekanizmayı takip edip etmediğini doğrulamak için kullanılmaktadır. Tert bütanol 

hidroksil radikalleri ile reaksiyona girdiğinde yüksek reaksiyon hız sabitleri gösteren 

bir radikal yakalayıcıdır (Ma ve Graham, 1999). Vittenet vd. (2014), Al2O3 ile 

katalitik ozonlamada hidroksil radikallerinin oluĢumunu kanıtlmak için 25 mg/L 

konsantrasyonunda tert bütanol kullanmıĢlar ve TOK giderimde % 46‘dan % 30‘a bir 

düĢüĢ elde etmiĢlerdir ve katalik ozonlamada hidroksil radikallerinin dahil olduğunu 

öne sürmüĢlerdir. BaĢka bir çalıĢma yazarlar tert bütanolün ilavesinin önemli bir 

Ģekilde oksalik asitin katalitik degredasyonunu inhibe ettiğini ancak p-nitrofenolün 

katalitik degredasyonu üzerinde bir etkisi olmadığını belirtmiĢler ve oksalik asit 

degredasyonunda tert bütanolün inhibe edici etkisini tert bütanolün radikal yakalayıcı 

etkisine bağlamıĢlardır (Ma vd., 2014).  
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2.5. Kırmızı Çamur Hakkında Bilgi 

 

Kırmızı çamur (KÇ) alüminyum oksit üretimi sırasında boksit cevherlerinin kostik 

çürümesinden sonra oluĢan bir katı atık kalıntısıdır (Kumar, vd., 2006). Kırmızı 

çamur alüminyum oksit üretimindeki Bayer prosesi sırasında üretilmektedir. ġekil 

2.7 Bayer prosesinin genel bir Ģemasını göstermektedir.  

 

 

ġekil 2.7. Alüminyum oksitin üretim prosesi (http://www.world-

aluminum.org/default.asp). 

 

Boksit cevherleri genellikle hidratlı alüminyum oksitlerce zengin minerallerin bir 

karıĢımıdır. Ancak boksit cevherleri aynı zamanda demir, silikon ve titanyum 

minerallerini de içermektedir (Wang vd., 2008a). Kırmızı çamurun kırmızı rengine 

toplam kütlesinin % 60‘ını oluĢturan okside olmuĢ mevcut demir sebep olmaktadır 

(Bhatnagar, 2011).  

 

Yüksek sıcaklık ve basınçta sodyum hidroksit ile boksit cevherlerinin 

parçalanmasından sonra çözeltide alüminyum oksit çözünür ve kırmızı çamur, katı 
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bir Ģekilde kalıntı olarak kalır. Bayer prosesinde üretilen alüminyum oksitin her tonu 

için 1 ve 2 ton arasında kırmızı çamur ortaya çıkmaktadır (McConchie vd., 1999). 

Her yıl dünyada yaklaĢık olarak 90 milyon ton ve Avustralya‘da 30 milyon ton 

kırmızı çamur üretilmektedir (Kumar vd., 2006).  

 

10-12,5 arasında değiĢen bir pH ile yüksek derecede alkalin bir atık olan kırmızı 

çamur, genellikle hematit (Fe2O3), geotit (α-FeOOH), böhmit (γ-AlOOH), titanyum 

oksit (TiO2), kuvars (SiO2), sodalit (Na4Al3Si3O12Cl) ya da kankrinit tipi sodyum 

alüminyum silikat (CAN) ve jips (Ca-SO4-2H2O), az bir miktarda kalsit (CaCO3), 

hidratlı kalsiyum oksalat ve jipsit [Al(OH3)] gibi boksitden gelen birçok kalıntı 

mineraller içermektedir (Wang vd., 2008a).  

 

Kimyasal analiz kırmızı çamurun silis, alüminyum, demir, kalsiyum, titanyum ve Na, 

K, Cr, V, Ni, Ba, Cu, Mn, Pb ve Zn gibi bir dizi minör bileĢenleri içerdiğini 

göstermektedir.Dünyanın her yerinde farklı kırmızı çamurlar arasındaki kimyasal 

kompozisyon değiĢimleri yüksektir. Kırmızı çamur; alkalin yapısı, kimyasal ve 

mineralojik türleri yüzünden çevrede önemli etkilere sebep olmaktadır ve alüminyum 

tesislerinin kurulduğu yerlerde atık kırmızı çamurun uygun bertarafı büyük 

problemlere sebep olmaktadır (Wang vd., 2008a). Mevcut durumda alüminyum oksit 

tesislerinde üretilen birçok kırmızı çamur düzenli depolama alanlarına ya da 

denizlere dökülmektedir (Kumar vd., 2006). 

 

Kırmızı çamur bertarafının çevresel etkileri Li (1998) tarafından Ģu Ģekilde 

özetlenmektedir: 

 Yeraltına alkalin süzüntünün sızması hem toprak hem de su kaynaklarının 

kirlenmesine neden olur. 

 Barajların baĢarısızlığı ya da taĢma (Ģiddetli yağmurlar sonucu) yüzünden kırmızı 

çamurun dökülmesi çevre alanlardaki habitasyon ve su kaynakları için tehdit teĢkil 

etmektedir. 

 Muhafaza rezervuarının herhangi bir kurutulmuĢ yüzeyinden oluĢan kırmızı çamur 

tozu havayı kirletebilir. 

 BoĢ arazi alanları, kırmızı çamur bertarafı ve muhafazası için kullanılır ve 

kullanılabilir arazinin mevcudiyeti azalır. 
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 Kırmızı çamurun ıslah edilmeden önce kurutulması yıllar aldığından dolayı peyzaja 

estetik olarak zarar vermektedir.  

 

Kırmızı çamurun bertaraf maliyeti yüksek olup alüminyum oksit üretiminin yaklaĢık 

%5‘i olarak hesaplanmıĢtır (Kumar vd., 2006). ġimdiye kadar kırmızı çamurun yol 

yapımında, arazi ıslahında ve çimento üretiminde sınırlı uygulamaları bulunmaktadır. 

ġekil 2.8, atık kırmızı çamurun potansiyel uygulamalarını göstermektedir.Demir, 

alüminyum, titanyum ve diğer iz metalleri içeren kırmızı çamurdan metal geri 

kazanımı(Çengeloğlu vd., 2003; Paramguru vd., 2005; Kumar vd., 2006) ve seramik 

üretimi (Sglavo vd., 2000; Yalçın ve Sevinç, 2000) gibi bazı yeni uygulamalar 

geliĢtirilmiĢtir. 

 

 

ġekil 2.8. Kırmızı çamurun potansiyel uygulamaları (Wang vd., 2008a) 

 

Kırmızı çamur, yüksek yüzdelerde kalsiyum, alüminyum ve demir içeriğinden dolayı 

ekonomik bir adsorbent olarak kullanım için iyi bir adaydır (Mobasherpour vd., 

2014). Sulu çözeltilerden bakır, kadmiyum, kurĢun (Apak vd., 1998a), krom (Gupta 

vd., 2001), nikel (Smiljanić vd., 2010), boya (Wang vd., 2005), fosfat (Liu vd., 2007) 

ve arsenik (Altundoğan vd., 2002) gideriminde su ve atıksu arıtımında kırmızı 

çamurun çok sayıda uygulaması mevcuttur. Kırmızı çamur atıksulardan Congo 

kırmızısının gideriminde adsorbent olarak etkili bir Ģekilde kullanılmıĢtır (Wang vd., 

2008a; Samal vd., 2013). Namasivayam ve Arasi, 1997, sulu çözeltilerden boya 

adsorpiyonu için kırmızı çamurun kullanımını araĢtırmıĢlar ve boya giderimi için 

kırmızı çamurun 4,05 mg/g adsorpsiyon kapasitesine sahip olduğunu belirtmiĢlerdir. 
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Kostik yapısından dolayı kırmızı çamur zararlı atık olarak sınıflandırılmaktadır ve 

adsorbent olarak kullanılmadan önce nötralize edilmesi gerekmektedir (Zhou ve 

Haynes, 2010). Bu sebeple birçok araĢtırmacı sulardan çeĢitli kirleticilerin 

gideriminde kullandıkları kırmızı çamuru nötralize ederek kullanmıĢlardır. Genç vd., 

2003, pH değeri 8,4-8,8‘ e ulaĢana kadar deniz suyu ile nötralize ettikleri kırmızı 

çamurun arsenat gideriminde etkinliğini araĢtırmıĢlardır. Yapılan deneyler 

sonucunda da nötralize edilmiĢ kırmızı çamurun nötralize edilmemiĢ orijinal kırmızı 

çamurdan daha etkili olduğu görülmüĢtür.Tor vd., 2006 ise distile su ile yıkayarak 

elde ettikleri nötralize kırmızı çamur ile sulardan fenol giderimini araĢtırmıĢlardır. 

Bu çalıĢmanın sonucuna göre nötralize edilmiĢ kırmızı çamur pH 1-9 arasındaki 

geniĢ bir pH aralığında fenol giderimi için uygun bir adsorbent olarak 

kullanılabilmektedir. Kırmızı çamur fosfat, florür gibi bazı anyonların giderimi için 

baĢarılı bir Ģekilde uygulanmıĢtır. Florür giderimi üzerine yapılan çalıĢmalarda 

hazırlanan granül kırmızı çamurun hem kesikli hem de kolon adsorpsiyon 

çalıĢmalarında memnun edici bir adsorpsiyon kapasitesine sahip olduğu görülmüĢtür 

(Tor vd., 2009). Kırmızı çamura yapılan ısı ve asit-ısı aktivasyonunun kırmızı 

çamurun fosfat sorpsiyon kapasitesini geliĢtirdiği de kanıtlanmıĢtır (Liu vd., 2007). 

Kırmızı çamur, atıksulardan toksik maddelerin gideriminde çevre biliminde önemli 

yeri olan aktif karbona düĢük maliyetli bir alternatif olarak görülmektedir.  

 

Son yıllarda kırmızı çamurun kataliz olarak kullanıldığı bazı araĢtırmalar da 

mevcuttur. Kobalt ile doplanmıĢ kırmızı çamurun (Co/KÇ) katalitik ozonlama 

prosesinde atıksulardan bezafibrat degredasyonunda etkili olduğu görülmüĢtür. 

Bununda ötesinde Co/KÇ‘nin sadece bezafibrat degredasyonunda değil aynı 

zamanda atıksu çıkıĢında oluĢan ara ürünlerin mineralizasyonunda da etkili olduğu 

kanıtlanmıĢtır (Li vd., 2014). BaĢka bir çalıĢmada asit ile aktive edilen kırmızı 

çamurun katalitik ozonlama sisteminin katalitik aktivitesini geliĢtirdiği ve sulardan 

nitrobenzenin gideriminde etkili olduğu belirtilmiĢtir (Kang vd., 2013). 

 

2.6. Çelikhane Cürufu Hakkında Genel Bilgi 

 

Çelik cürufu, bir ana oksijen fırını (BOF) içinde, demirin çeliğe dönüĢtürme 

prosesinden ya da bir elektrik ark fırını (EAF) içinde, çelik üretmek için hurdanın 
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eritilmesinden oluĢan bir yan üründür (Shi, 2004). Demir ve çelik üretimi sırasında, 

tozlar (kireç ve/veya dolomit) yakıt için kok ile birlikte yüksek fırına sokulur. Kok, 

demir cevherini eriyik demir ürününe ergiten karbon monoksiti üretmek için yakılır. 

Eritken maddeler safsızlıklara ayrılır ve cüruf, eriyik çeliğin ayrılması sırasında 

üretilir. Cüruf özellikle silikatlar, alüminosilikatlar ve kalsiyum-alümina silikatlar 

içeren metalik olmayan inert bir yan üründür. Cürufun Ģematik üretim detayları ġekil 

2.12‘de gösterilmektedir (Nadeem ve Pofale, 2012). 

 

ġekil 2.9. Yüksek fırın iĢletimi ve cüruf üretiminin genel Ģematik görünümü 

 

Çelik cürufunun küresel miktarı devamlı olarak artmaktadır. 2002 yılında dünya 

çapında yaklaĢık 50 milyon ton çelikhane cürufu üretilmiĢtir (Altun ve Yılmaz, 

2002) fakat 2011yılında sadece Çin‘de her yıl 80 milyon ton çelikhane cürufu deĢarj 

edilmektedir (Li vd., 2011). 2012 yılında çelikhane cürufunun global üretiminin 150-

230 ×10
6
 Mg (megagram) olduğu tahmin edilmektedir (U.S. Geological Survey, 

2013). Avrupa ülkelerinde üretilen çelikhane cürufunun miktarı 2010 yılında 

yaklaĢık 21,8×10
6
 Mg olup bunun %48‘i yollar ve toprak hafriyatı için inĢaat 

materyali olarak kullanılmaktadır (Euroslag, 2012). Bir ton çelik üretiminden 

ortalama 250 kilo, yani %25 oranında cüruf meydana gelmektedir. Ereğli Demir 

Çelik fabrikasında yılda yaklaĢık 600.000 ton yüksek fırın cürufu (YFC) ortaya 

çıkmaktadır (Erdemir, 2008). 
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Çelik cürufunun kimyasal kompozisyonu, kullanılan proses ve ham materyale bağlı 

olarak büyük oranda değiĢmektedir; fakat genellikle kütlece % 45-60 CaO, % 10-15 

SiO2, % 1-5 Al2O3, %3-9 Fe2O3, %7-20 FeO ve %3-13 MgO oranında bulunmaktadır 

(Wu vd., 1999). 

 

DönüĢtürücü cüruf, yüksek fırın cürufu ve elektrik ark fırını cürufunu kapsayan 

çelikhane cürufu materyalleri, büyük ölçekteki çelik endüstrilerinden oluĢan yan 

ürünlerdir ve bu cüruftan kaynaklanan çevresel etki daha fazla ve daha belirgin 

olmaktadır. Bu yüzden düĢük maliyetli cüruf materyallerinin tekrar kullanımı önemli 

bir konudur (Kim vd., 2008; Xue vd., 2013; Duan ve Su, 2014). Çelikhane cürufunun 

büyük miktarları dünya çapında inĢaat malzemesi olarak kullanılmaktadır (U.S. 

Geological Survey, 2013). 

 

Granül çelikhane cürufunun boya ve metal iyonunun giderimi için kullanıldığı ve 

etkili bir adsorbente dönüĢtürülebildiği rapor edilmiĢtir. Çelikhane cürufu, sorptif 

özellikleri için cüruf granüler aktif karbonun yerine düĢük maliyetli adsorbent olarak 

su ve atıksu arıtımında kullanılmaktadır (Mann ve Bavor, 1993; Ramakrishina ve 

Viraraghavan, 1997; Ortiz vd., 2001; Dimitrova, 2002). Boya, nikel, fosfor ve kurĢun 

bunun örneklerindendir (Liu vd, 2010).  

 

Çelikhane cürufunun fosfat, amonyum (Jha vd., 2008; Yang vd., 2009) organik 

kirletici (Yang vd., 2009; Xue vd, 2009) ve Cu, As, Pb, Mn, Cr, Ni ve Zn gibi ağır 

metallerin (Curkovic vd., 2001; Kim vd., 2008; Nehrenheim vd., 2008; Beh 

vd.,2010; Oh vd., 2012; Beh vd., 2012; Xue vd., 2013) gideriminde adsorbent olarak 

kullanıldığı rapor edilmiĢtir. 

 

Xiong vd., 2008, sulu çözeltilerden fosfat giderimi için çelikhane cürufu 

kullanmıĢladır. Fosfat giderimi üzerinde adsorbent dozu, pH ve sıcaklığın etkisi 

kesikli deneyler yapılarak araĢtırmıĢlardır. Fosfat gideriminin sıcaklık ve adsorbent 

dozunun artmasıyla arttığını ve baĢlangıç fosfat konsantrasyonunun artmasıyla da 

azaldığını belirtmiĢlerdir. Elde ettikleri veriler ıĢığında sonuç olarak düĢük maliyet 

ve yüksek kapasiteleri sayesinde çelikhane cüruflarının atıksu ve çözeltilerden fosfat 

giderimi için etkili bir adsorbent olduğunu vurgulamıĢlardır.  
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Chakraborty vd., 2014 arsenik giderimi için çelik üretim cürufunun potansiyel 

kullanımını araĢtırmıĢlardır. Deneysel Ģartlar altında denge zamanının 2 saat 

olduğunu ve adsorbent yükleme kapasitesinin 1,25 g/L olduğunu bulmuĢlardır. 

Adsorpsiyon kinetikleri pseudo-ikinci derece hız denklemine adsorpsiyon izotermleri 

ise Langmuir ve Freundlich izoterm modellerine uymaktadır. Çözeltinin pH 

seviyelerinin değiĢimi, baĢlangıç çözelti pH değerinin azalmasıyla adsorpsiyon 

kapasitesinin azaldığını göstermiĢtir. 

 

Duan ve Su, 2014, orijinal ve modifiye edilmiĢ çelikhane cürufunun asidik 

çözeltilerden Cd(II) iyonlarını gidermek için test etmiĢlerdir. Adsorbent prosesinin 

üzerinde temas süresi, pH, adsorbent dozu ve sıcaklığın etkisini kesikli deneyler 

yaparak araĢtırmıĢlardır. Yaptıkları modifikasyon sonucunda modifiye çelikhane 

cürufunun adsorpsiyon kapasitesinde önemli bir artıĢ gözlemlemiĢlerdir. 100 mg/L 

Cd(II)‘in arıtılmasında 10 g/L adsorbent kullanarak % 99,1 Cd(II) giderimi elde 

etmiĢlerdir.  

 

2.7. Pomza Hakkında Bilgi 

 

Pomza taĢları son yıllarda ülkemizde çeĢitli sanayi dallarının kurulup geliĢmesine 

paralel olarak aranılan bir endüstriyel hammadde olarak güncellik kazanmaya 

baĢlamıĢtır (KuĢçu ve Gedikoğlu, 1990). Pomza, açık renkli, boĢluklu, süngerimsi, 

volkanik olaylar neticesinde oluĢmuĢ, fiziksel ve kimyasal etkenlere karĢı dayanıklı, 

gözenekli, silisli volkanik bir kayaçtır (Özkan ve Tuncer, 2001). Ponza veya Pomza 

adı Ġtalyancadan gelir. DeğiĢik dillerde farklı adlandırılır. Fransızca da ponce, 

Ġngilizcede orta taneli olanlarına pumice, doğal olarak ince taneli olanlarına pumicite 

denir. Almanca da ise, iri taneli olanlarına Bimstein, küçük taneli olanlarına bims adı 

verilir. Türkçe de ise süngertaĢı, köpüktaĢı, topuktaĢı gibi adlarla bilinmektedir 

(ÇevikbaĢ ve Ġlgün, 1997). 

 

Pomza, sıvı lavlar gaz kabarcıkları içeren bir köpük gibi havaya salındığında 

volkanik patlamalar sırasında oluĢmaktadır (Akbal, 2005). OluĢumu sırasında, 

bünyesindeki gazların, ani olarak bünyeyi terk etmesi ve ani soğuma nedeniyle, 

makro ölçekten mikro ölçeğe kadar sayısız gözenek içerir. Pomzadaki gözenekler, 
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çoğunlukla birbirleriyle bağlantılı değildir. Ġçerdiği gözeneklerin, her biri diğerinden 

camsı bir zarla yalıtılmıĢtır (Bardakçı ve Çiçek, 2005). Pomzanın fazlaca 

gözenekliliğinden dolayı, ısı ve ses geçirgenliği oldukça düĢüktür. Sertliği Mohs 

skalasına göre 5-6‘dır. Kimyasal bileĢimi; %60-70 SiO2, % 13-15 Al2O3, % 1-4 

Fe2O3, %1-2 CaO, %1-2 MgO, %2-5 Na2O, %3-4 K2O olup eser miktarda TiO2, SO3 

ve Cl içerir (Ġlhan vd., 1997). 

 

Hafif olması, sertlik ve aĢındırıcılık gibi özelliklerinin kombinasyonları pomzayı, 

sulardan hedef kirleticilerinin gideriminde adsorbent olarak, heterojen katalitik 

reaksiyonlarda ise granül destek maddesi olarak kullanan birçok uygulamada 

kullanıĢlı yapmaktadır (Farizoglu, 2005; Njau, vd., 2003; Rao vd., 2003; Turan, 

2009). Geleneksel olarak pomza inĢaat sektöründe kullanılmaktadır. Son yıllarda 

pomza, flor (Noori Sepehr, vd., 2013a), azo boyaları (Samarghandi vd., 2012), fenol 

ve 4-klorofenol (Akbal, 2005), ağır metaller (Panuccio vd., 2009), SO2 ve su sertliği 

(Noori Sepehr vd., 2013b) giderimi için doğal ve modifiye formlarda su ve atıksu 

arıtımı alanında kullanılmaktadır. Doğal olarak meydana gelen adsorbentin 

adsorpsiyon kapasitesini geliĢtirmek için, lantan tuzu (Zhang vd., 2010), hidroksi-

alüminyum, hidroksi-demir tuzları (Yan vd., 2010), magnezyum klorür ve hidrojen 

peroksit (Noori Sepehr, vd., 2013a) ve alkali muamele (Noori Sepehr vd., 2013b) 

gibi çeĢitli organik ve inorganik kimyasallar kullanılmaktadır. 

 

Katyonik yüzey aktif madde olan hexadecyl trimethyl ammonium bromide 

(HDTMA) ile muamele edilmiĢ pomza sulu çözeltilerden hümik asitin 

adsorpsiyonunda kullanılmıĢtır (Asgari vd., 2013). Benzer olarak yapılan diğer bir 

çalıĢmada HDTMA muameleli pomzanın içme sularından florürün gideriminde de 

etkili olduğu kanıtlanmıĢtır (Asgari vd., 2012c). Asidik modifikasyonların sorpsiyon 

kapasitesini geliĢtirmesi beklenildiğinden dolayı pomza taĢı asit ile muamele edilerek 

boya gideriminde kullanılabilecek düĢük maliyetli bir adsorbent olarak önerilmiĢtir 

(Samarghandi vd., 2013). Doğal pomza ve MgCl2 ile yüzeyi modifiye edilmiĢ 

pomzanın Cr (VI) giderimi için sorpsiyon potansiyeline sahip bol ve ucuz maliyetli 

bir jeomateryal olduğu da vurgulanmıĢtır (Sepehr vd., 2014). Pomzanın atıksulardan 

ağır metal gideriminde nano ölçekli sıfır değerlikli demir ile birlikte destek maddesi 

olarak kullanıldığı çalıĢmalar da mevcuttur. Pomza sıfır değerlikli demir ile 

https://hal.archives-ouvertes.fr/search/index/q/*/authFullName_t/Mohammad+Reza+Samarghandi
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desteklendiğinde yüksek giderim ve kapasite sağlayan rejenere edilebilen bir 

materyal elde edilmiĢtir. DesteklenmiĢ pomzanın Hg (II) ve Cr(VI) giderim 

kapasitesi sırasıyla 332,4 mg Hg/g Fe ve 306.6 mg Cr/g Fe‘dir (Liu vd., 2014). 

 

Nasseri vd. (2012), alüminyum kaplı pomzanın sulardan As (V) giderim 

potansiyelini araĢtırmıĢlardır. Adsorbent dozu, pH, temas süresi ve baĢlangıç As(V) 

konsantrasyonu gibi birkaç parametrenin etkisi çalıĢılmıĢtır. Alüminyum kaplı pomza 

ile pH 7‘de % 71 As(V) giderim verimi elde etmekte baĢarı sağlamıĢtır. Pomza taĢı 

ile fosfor giderimi üzerine yapılan çalıĢmalar sonucu, doğal ve modifiye pomza ile 

15 mg/L fosfor konsantrasyonuna sahip çözeltilerden sırasıyla % 69 ve % 97 fosfor 

giderim verimi elde edilmiĢtir. Maksimum adsorpsiyon kapasiteleri ise doğal ve 

modifiye pomza için sırasıyla 11,88 ve 17,71 mg/g‘dır. Rekabetçi iyonların 

varlığında fosfor giderim verimi azalmıĢ ancak % 67 fosfor giderimi ile modifiye 

pomza rekabetçi anyonların varlığında bile etkili kalabilmiĢtir (Karimaian vd., 2013).  

 

2.8. Geotit ve Hematit Hakkında Bilgi 

 

Demir oksitler doğada birçok formda mevcuttur. Magnetit (Fe3O4), maghemit (γ-

Fe2O3), hematite (α-Fe2O3) ve geotit (α-FeOOH) en genel formları arasındadır 

(Cornel and Schwertmann, 1996; Chan and Ellis, 2004). Demir oksitlerin atıksu, 

kirletilmiĢ toprak ve yeraltı suyunun iyileĢtirilmesi için cazip alternatifler oldukları 

ve yaygın olarak kullanıldıkları bilinmektedir (Aredes vd., 2012; Pouran vd., 2014) 

 

Hematit en yaygın dağılmıĢ ve en yaygın çıkarılan demir madenidir. Saf hematit, % 

70 demir içermektedir. Fiziksel olarak saf hematit orta sertlikte bir mineraldir. 

Sertliği Mohs skalasına göre 5,5- 6,5 aralığındadır (Chatterjee, 2007). En bol doğal 

demir oksit minerallerinden biri olan hematit iyi bir sorpsiyon kabiliyeti 

göstermektedir (Gimenez vd., 2007; Wang vd., 2015).  

 

Geotit (α-FeOOH), birçok cevher, sediment ve toprağın önemli bir bileĢeni olan 

yaygın bir toprak mineralidir ve en termodinamik olarak stabil demiroksittir (Cornell 

ve Schwertmann 2003). Geotit nemli ve yarı kurak bölgelerin her ikisinde de 

bulunabilir ve demir içeren çeĢitli kayaların aĢınma ürünü olarak ortaya çıkmaktadır 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969712001982#bb0680
http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0048969712001982#bb0080
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(Kemp, 1985). Geotit düĢük bir çözünürlüğe sahiptir. Geotitin doğada yaygın olması 

ve özel fizikokimyasal özellikleri, geotitin adsorpsiyon kapasitesi, yüzey 

fizikokimyasal özellikleri ve yapısı üzerine yapılan çalıĢmalarda çok dikkat 

çekmektedir. Ayrıca geotitin, toprak ya da atıksulardaki organik bileĢenlerin katalitik 

oksidasyonu için doğal bir kataliz olduğu da yapılan çeĢitli çalıĢmalar ile ortaya 

konulmuĢtur (Lin ve Gurol, 1996; Lu, 2000).  

 

Day vd. (1994), yaptıkları çalıĢmada geotit ile iki farklı doğal organik madde 

kaynağının (Avustralya ve ABD) iliĢkisini etkileyen faktörleri incelemiĢlerdir. 

Sorpsiyon çok hızlı bir Ģekilde meydana gelmiĢtir. DOM örneklerinin her ikisinin de 

sorpsiyon davranıĢı Langmuir adsorpsiyon eĢitliğine uymuĢtur. Geotitin 

Avustralya‘ya ait DOM örnekleri için belirlenen maksimum adsorpsiyon kapasitesi 

1,1 μmolC/mg‘dır. Sorpsiyon pH ve kalsiyum iyon konsantrasyonundan 

etkilenmiĢtir. Maksimum sorpsiyon, pH 3-4 aralığında meydana gelmiĢ ve sorpsiyon 

daha yüksek pH değerlerinde azalmıĢtır. Kalsiyum iyon konsantrasyonunun yaklaĢık 

1 mM‘a artması DOM sorpsiyonunu arttırmıĢtır fakat daha yüksek kalsiyum 

konsantrasyonlarında sorpsiyon azalmıĢtır.  

 

Mamindy-Pajany vd. (2011), farklı fizikokimyasal Ģartlar altında geotit, hematit, 

maghemit ve sıfır değerlikli demir (ZVI) kullanarak arsenik (V) adsorpsiyonunu 

araĢtırmıĢlardır. Adsorpsiyon prosesinin tersinirliği, rekabetçi anyonlar olarak klorür 

ve fosfat kullanılarak çalıĢılmıĢtır. Elde ettikleri sonuçlara göre arsenat adsorpsiyonu 

adsorbentlerin demir içeriği ile iliĢkilidir ve adsorpsiyon hızı Ģu sırayı izleyerek 

artmaktadır geotit<hematit<magnetit<ZVI. Test edilen bütün adsorbentler için 

arsenat adsorpsiyonunun Langmuir modeline uyum sağladığı belirlenmiĢtir. 

Adsorbentler arasında hematit arsenatın gideriminde en uygun olduğunu göstermiĢtir. 

 

Rahman vd. (2013), pH=2,5‘ten 10‘a değiĢen farklı pH değerlerinde geotit ve 

magnetit gibi sentetik demir boru korozyon birikintileri kullanarak çözünmüĢ organik 

madde adsorpsiyon dengesini araĢtırmıĢladır. Elde ettikleri DOM adsorpsiyon 

dataları tek tabaka kaplamayı gösteren Lagmuir adsorpsiyon izotermine uymaktadır. 

Maksimum adsorpsiyon kapasitesinin pH 2,5 değerinde sırasıyla geotit ve magnetit 

için 4,75 mg-C/g ve 3,79 mg-C/g olduğunu belirtmiĢlerdir.  

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0011916411006606
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He vd. (2005) nötral pH değerlerinde α-FeOOH (geotit)/H2O2‘nin sulu çözeltilerde 

aromatik bileĢiklerin fotoreaksiyonunu araĢtırmıĢlardır. Reaksiyon mekanizmasını 

ortaya çıkarmak için UV/α-FeOOH/H2O2 sistemindeki salisik asitin 

dekompozisyonu,UV/H2O2 ve UV/α -FeOOH reaksiyon sistemi ile mukayese 

edilerek incelenmiĢtir. Elde edilen sonuçlara göre aromatik bileĢiklerin UV 

ıĢınlaması altında α-FeOOH ve H2O2‘nin her ikisinin de varlığında hızlı 

dekompozisyon ve mineralizasyona uğradığı ve organiklerin degredasyon hızlarının 

α-FeOOH ‗in yüzeyinin sorpsiyon kabiliyeti ile iliĢkili olduğunu belirtilmiĢtir. 

 

Hanna vd. (2008), H2O2‘nin varlığında metil kırmızının degredasyonu için kuvars ile 

karıĢmıĢ geotit, maghemit, magnetit ve amorf demir (III) oksitin katalitik aktivitesini 

kıyaslamak için araĢtırma yapmıĢlardır. Yazarlar yaptıkları bu çalıĢmada oksitlerdeki 

demirin oksidasyon durumunun anahtar parametre olduğunu ve Fenton 

proseslerindeki FeII‘nin FeIII‘e göre üstün olduğunu belirtmiĢlerdir. Ayrıca 

katalizlerin Fenton benzeri oksidasyondaki ve adsorpsiyondaki performanslarının pH 

değerine bağlı olduğunu belirtmiĢlerdir. 

 

Lan vd. (2010) UVA ıĢınlaması altında oksalat ile geotit (α-FeOOH) ve hematit (α-

Fe2O3) üzerine pentaklorofenolün (PCP) heterojen fotodegradasyonunu 

çalıĢmıĢlardır. PCP degredasyonda hematit süspansiyonu ile geotit süspansiyondan 

daha yüksek verim elde etmiĢlerdir.  

 

Wang ve Chen, (2014) dezenfeksiyon yan ürünlerinin degredasyonu için katalitik 

ozonlama prosesinde kataliz olarak sentetik geotitin kullanılmasının etkilerini 

araĢtırmıĢlardır. Biyolojik arıtım yoluyla DYÜ öncüllerini giderme verimini 

değerlendirmek amacıyla katalitik ozonlama prosesinin ardından biyofiltrasyon 

kolonu kullanmıĢlardır. Katalitik ozonlama, katalizsiz ozonlaaya kıyasla çözünmüĢ 

organik karbon ve 254 nm‘de ultraviyole absorbansı için daha yüksek giderim 

verimine sahiptir. Katalitik ozonlama ve ardından biyofiltrasyon kullanımı, katalitik 

ozonlama ve bireysel ozonlamaya göre klorlama sırasında daha düĢük DYÜ 

potansiyelini sağlamıĢtır. 
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Yang vd. (2013) mezopor Al2O3 ya da SiO2 ile desteklenmiĢ hematit hazırlamıĢladır. 

Sulu çözeltilerde ozonla katalizlerin özellikleri ve aktivitesini değerlendirmek için 

herbicide 2,2 dikloro phenox asetik asit (2,4 D) ve para-klorobenzoik asit (pCBA) 

seçilmiĢtir. Yapılan deneyler Fe3O4/Al2O3‘ün seçilen kirleticilerin mineralizasyonu 

ve degredasyonu için en yüksek verime sahip kataliz olduğunu göstermiĢtir.  

 

Filius vd. (2000) geotit ile fülvik asitin adsorpsiyonunu, konsantrasyon, pH ve iyonik 

Ģiddetin bir fonksiyonu olarak belirlemiĢlerdir. pH değerinin, geotitin pHpzc‘si 

üzerinde bir değerlere ulaĢtığında fülvik asitin bağlandığını belirtmiĢlerdir. 
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3. MATERYAL VE YÖNTEM 

 

3.1. Kullanılan Su Numuneleri 

 

Bu çalıĢmada kullanılan bütün kimyasal çözeltiler distile ve deiyonize su (DDS) 

(iletkenliği 8 μS/cm, çözünmüĢ organik karbon (ÇOK) konsantrasyonu <50 μg/L) ve 

analitik saflıktaki kimyasallar kullanılarak hazırlanmıĢtır. Tez çalıĢmasının birinci 

fazında kullanılan selenit ve selenat çözeltileri için sodyum selenit ve sodyum selenat 

tuzları kullanılmıĢtır. Sodyum selenit (Na2SeO3, Sigma-Aldrich 214485) ve sodyum 

selenat (Na2SeO4, Sigma-Aldrich S8295) toz formda Sigma-Aldrich‘ten satın 

alınmıĢtır. Bahsedilen selenyum tuzları kullanılarak DDS ile 100 mg Se/L 

konsantrasyonlu selenyum stok çözeltisi hazırlanmıĢ ve adsorpsiyon deneylerinde 

kullanılan ara çözeltiler (1000 μg/L Se) bu stok çözeltiden seyreltilerek 

hazırlanmıĢtır. Sentetik su deneylerine ek olarak, selenyum adsorpsiyonu üzerinde 

doğal organik madde (DOM) ve diğer su bileĢenlerinin etkisini belirlemek için doğal 

ham su deneyleri de yapılmıĢtır. Bu amaçla Isparta Ġçme suyu Arıtma Tesisi 

giriĢinden su örneği toplanmıĢtır. Tezin ileri kısımlarında bu ham su numunesinden 

Isparta içme suyu kaynağı olarak bahsedilecektir. Su kalitesi analizlerinden ve 

adsorpsiyon analizlerinden önce ham su filtrelenmiĢtir (0,45 μm Sartarious marka). 

FiltrelenmiĢ ham suyun bazı fizikokimyasal özellikleri Çizelge 3.1‘de verilmiĢtir. 

Çizelge 3.1‘de görüldüğü gibi doğal su ortamındaki Se konsantrasyonu minimum 

tespit seviyesinde (1 μg/L) olduğu için hazırlanan selenit ya da selenat stok 

çözeltilerinden doğal suya basılarak doğal suda 100 μg/L Se konsantrasyonunu elde 

edilmiĢtir.  

 

Tez çalıĢmasının diğer fazlarında DOM kaynağı olarak tez çalıĢmasının birinci 

fazında da kullanılan doğal su (Isparta içme suyu) ve sentetik olarak hazırlanan bir 

adet hümik asit çözeltisi kullanılmıĢtır. Test edilen suların fizikokimyasal 

karakteristikleri Çizelge 3.1‘de özetlenmiĢtir. Hümik asit çözeltisi de % 50-60 

oranında hümik asit içeren (sodyum tuzu formunda) izolat kullanılarak (120861000, 

AcrosOrganics), doğal su ile aynı konsantrasyonlarda ÇOK konsantrasyonu elde 

edebilmek için 3-3,5 mg/l olacak Ģekilde DDS içinde hazırlanmıĢtır. 
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Çizelge 3.1. Test edilen su numunelerinin fizikokimyasal karakteristiği 

 

Parametreler 
Isparta Ġçme 

Suyu 

Hümik Asit 

Çözeltisi 

ÇOK (mg/L) 3,7 3,5 

UV280 Abs 0,026 0,287 

UV254 Abs 0,038 0,365 

SUVA280 (L/mg ÇOK.m) 0,7 8,2 

Ġletkenlik (μS/cm) 412 10 

Toplam Sertlik (mg CaCO3/L) 214 17 

Alkalinite (mg CaCO3/L) 235 20 

pH 8,9 6,86 

Selenyum (μg/L) 1 - 

 

3.2. Kullanılan Malzemeler 

 

3.2.1. Pomza ve Volkanik Cüruf 

 

Pomza numuneleri Isparta Belediyesi BĠMS Yapı Elemanları Sanayi ve Ticaret 

Anonim ġirketinden (ISBAġ), volkanik cüruf partikülleri ise Güven Madencilik 

Aġ.‘den (Manisa- Kula Bölgesinden) temin edilmiĢtir. Pomza ve volkanik cüruf 

örnekleri öğütüldükten sonra, pomza partikülleri <63, 63–125, 125–250 ve 250–1000 

μm olmak üzere dört farklı boyuta, volkanik cüruf partikülleri ise <63 ve 250–1000 

μm olmak üzere iki farklı partikül boyut fraksiyonuna elenmiĢtir. Partikül 

fraksiyonları küçükten büyüğe 1, 2, 3, 4 olarak kodlanmıĢtır.  

 

Bu doğal partikül fraksiyonları (toplam altı fraksiyon) Lai ve arkadaĢları (2000), Lai 

ve Chen, (2001) ve KitiĢ ve diğerleri, (2007) tarafından belirtilen metotların bazı 

modifikasyonları ile analitik saflıkta FeCl3.6H2O kullanılarak demir oksitler ile 

kaplanmıĢtır. Pomzalar ilk olarak 1 M HCl çözeltisinde 24 saat bekletilerek 

pomzadaki safsızlıkların giderilmesi amacıyla ön iĢleme tabi tutulmuĢtur. Sonra DDS 

ile birkaç kez yıkanarak 103°C‘deki etüvde 36 saat kurutulmuĢtur. 0,5 M Fe (III) 

stok çözeltisi, DDS‘de demir III klorür (FeCl3, 8039451000) çözündürülerek 
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hazırlanmıĢtır. Hazırlanan bu stok çözelti kurutulan pomza/cürüf numunelerinin 

tamamı sıvı içerisine gömülecek Ģekilde ilave edilmiĢtir. Çözelti ve pomza karıĢımı 

sürekli karıĢtırılarak, pH değeri 9,5 olana kadar damla damla 3 N NaOH eklenmiĢtir. 

pH ayarlaması yapıldıktan sonra 30 dakika daha karıĢtırma iĢlemine devam 

edilmiĢtir. KarıĢım 100 saat boyunca 50±1°C‘deki etüve yerleĢtirilerek ilk 50 

saatinde sürekli olarak karıĢtırma suretiyle kurutulmuĢtur. Kurutulan karıĢım, 

partikül yüzeyindeki gevĢek bağlı demir oksit çökeltilerini gidermek için yıkama 

suyundaki bulanıklık <0,1 NTU olana kadar DDS ile yıkanmıĢtır. Bunun yanında 

herhangi bir potansiyel çözünür demir bileĢiklerinin olmadığını kanıtlamak için 

kaplama çalıĢmalarındaki son DDS yıkama suyunda demir analizi yapılmıĢtır. Bu 

değer yaklaĢık 0, 6 mg/L olarak bulunmuĢtur. Bu değer 200 gram pomzadan 1 litre 

suya salınan demir miktarı olarak düĢünüldüğünde düĢük bir değerdir. Son olarak 

pomza/cüruf numuneleri 80°C sıcaklıkta 24 saat ve 50°C sıcaklıkta ise 72 saat 

süreyle tekrar kurutulmuĢtur. Üretilen demir kaplı pomza/cüruf numuneleri daha 

sonraki kullanımlar için saklanmıĢtır. Kaplamadan sonra, toplam altı adet daha 

yüzeyi modifiye edilmiĢ pomza ve cüruf partikülleri elde edilmiĢtir. BaĢarılı bir 

kaplamanın göstergesi olarak kaplama sonrasında pomzalarda belirgin bir renk 

değiĢimi gözlenmiĢtir (ġekil 3.1) 

  

 

  

 

ġekil 3.1. Demir oksitle kaplanmamıĢ orijinal pomza ve demir oksitle kaplanmıĢ 

pomza örnekleri (A: Isp 1 (<63μm) pomzası, B: Isp 4 (250-1000 μm) 

pomzası) 
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3.2.2. Çelikhane Cürufu 

 

Çelikhane cürufu (ÇC) örnekleri, Türkiye Ereğli Demir ve Çelik Üretim Tesisinden 

elde edilmiĢtir. Öğütüldükten sonra 250-500 μm boyut fraksiyonuna elenen ÇC, 

adsorpsiyon deneyleri sırasında çeĢitli iyon/bileĢenlerin salınımını minimize etmek 

için DDS ile birkaç kez yıkanmıĢtır. DDS ile yıkamaya, yıkama çözeltisindeki 

iletkenlik seviyesi 10 μS/cm olana kadar devam edilmiĢtir. Yıkanan numuneler daha 

sonra 80 °C‘deki etüvde kurutulup saklanmıĢtır (ġekil 3.2).  

 

 

 

ġekil 3.2. YıkanmıĢ çelikhane cürufu numuneleri (250-500 μm) 

 

3.2.3. Kırmızı Çamur 

 

Orijinal kırmızı çamur (OKÇ) örneği, Türkiye Etibank-SeydiĢehir Alüminyum 

Üretim Tesisinden elde edilmiĢtir. OKÇ örneği adsorpsiyon deneylerinden önce 

safsızlıkları gidermek amacıyla birkaç kez DDS ile yıkanmıĢ ve 80° C‘deki etüvde 

kurutulmuĢtur.  

 

OKÇ örneği aynı zamanda, asit ve ısı ile muamele edilmiĢtir. Aktivasyon iĢlemi Kır, 

(2002) tarafından belirtilen metot üzerinde bazı modifikasyonlar yapılarak 

kullanılmıĢtır. Bunun için 10 g DDS ile yıkanmıĢ ve kurutulmuĢ OKÇ örneği 100 ml 

7,14 M HCl çözeltisi ile karıĢtırılmıĢtır. 30 dakika boyunca geri soğutucuya 

bağlanarak kaynatıldıktan sonra, asit çamuru süzülmüĢ ve tortu, kalan asit ve çözünür 
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Fe ve Al bileĢenlerini gidermek için DDS ile iyi bir Ģekilde yıkanmıĢtır. Son olarak, 

kalan partikül sabit ağırlık elde edilene kadar 80
°
C‘de kurutulmuĢ ve adsorpsiyon 

deneylerinde kullanılmıĢtır. Orijinal (OKÇ, sadece ön yıkama yapılmıĢ) ve asit 

aktiviteli kırmızı çamurun (AAKÇ) her ikisi de <250 μm partikül boyut fraksiyonuna 

sahiptir. ġekil 3.3 kırmızı çamurun orijinal ve asit ile aktive edilmiĢ halini 

göstermektedir.  

 

 

 

 

ġekil 3.3. Orijinal kırmızı çamur ve asit ile aktive edilmiĢ kırmızı çamur örnekleri 

(<250μm) 

 

3.2.4. Geotit ve Hematit 

 

Doğal ve atık materyal partiküller içeren demiroksitlere ek olarak, ticari olarak 

mevcut olan geotit ve hematit partikülleri de deneysel matriksine eklenmiĢtir. Geotit 

(FeOOH, 71063) ve hematit (Fe2O3, 31005) partikülleri Sigma-Aldrich‘ten satın 

alınmıĢtır ve herhangi bir muamele yapılmadan alındığı gibi kullanılmıĢtır. Bu 

çalıĢmada kullanılan geotit ve hematitin partikül boyut fraksiyonları sırasıyla 45-100 

μm ve <5 μm‘dir. 

 

3.3. Deneysel Prosedürler 

 

Her bir faz için numuneler ve/veya kullanılan malzemeler farklılık göstermekle 

birlikte aynı deneysel prosedürler uygulanmıĢtır (Çizelge 1.1). Deneysel 
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prosedürlerde kullanılan Demir (III) klorür, sodyum hidroksit, hidroklorik asit, tert 

bütanol, potasyum fitalat gibi kimyasallar analitik saflıkta olup, stok çözelti 

hazırlanmasında ve seyreltmeler için DDS kullanılmıĢtır.  

 

3.3.1. Adsorpsiyon Deneyleri 

 

Tez çalıĢmasının birinci fazı kapsamında sulu çözeltilerden ve doğal su 

numunesinden selenyum türlerinin (selenat ve selenit) adsorpsiyon prosesi ile 

giderimi araĢtırılmıĢtır. Adsorpsiyon kinetik ve izoterm deneylerinin her ikisi de tam 

karıĢımlı kesikli reaktörlerde (alüminyum folyo kaplı vida kapalı 40 ya da 100 mL 

amber cam ĢiĢe ile) yürütülmüĢtür. Selenit ya da selenat için kinetik deneyler 6 g/L 

sabit adsorbent dozunda 0,25; 0,5; 1; 2; 4; 8; 12; 18; 24; 36; 48; 72; 96; 120; 144; 

168 saatlik adsorpsiyon periyotlarında yürütülmüĢtür. Yapılan kinetik deneyler 24 

saatlik adsorpsiyon zamanının test edilen tüm adsorbentler için dengeye ulaĢmakta 

yeterli olduğunu göstermiĢtir. Bu yüzden bütün kesikli izoterm deneyler için 24 

saatlik karıĢım seçilmiĢtir.  

 

Kesikli izoterm deneyleri için, sabit adsorbent dozu uygulanarak ĢiĢe nokta metodu 

çalıĢılmıĢtır. Ġzoterm testleri, sentetik selenit/selenat çözeltileri ve ham su için de 

yürütülmüĢtür. Tek çözünenli selenyum adsorpsiyonu izotermlerinde, DDS‘deki 

selenit ve selenat baĢlangıç konsantrasyonu her ikisinde de Se olarak 1000 μg/L 

olarak hedeflenmiĢtir. Doğal su izotermleri için ise selenat ya da selenit stok 

çözeltileri, 100 μgSe/L baĢlangıç konsantrasyonu hedefine ulaĢmak için ham su 

örneğine basılmıĢtır. Basılan sudaki gerçek Se konsantrasyonu ICP/MS analizi ile 

belirlenmiĢtir. Ġzotermlerde hedef adsorbent dozları, 0,05; 0,2; 0,5; 1; 2; 3; 4; 6; 8 ve 

10 g/L‘dir. Elektronik terazi (± 0,1 mg) ile adsorbent ağırlık ölçümlerine dayanan 

gerçek adsorbent dozları kaydedilmiĢ ve izoterm hesaplamalarında kullanılmıĢtır. 

Tek çözünenli deneyler için adsorbent dozu ve Se eklendikten sonra çözelti pH‘ı 

seyreltilmiĢ HCl ve/veya NaOH çözeltileri kullanılarak 7,5±0,1‘e ayarlanmıĢtır. 

Sentetik deneylerde fosfat anyonlarının, Se türleri ya da DOM fraksiyonları gibi 

diğer anyonlar ile demir oksit adsorpsiyon yerleri için çok etkili bir Ģekilde rekabete 

girdiği bilindiğinden dolayı karbonat ya da fosfat tamponu eklenmemiĢtir. Ham su 
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izotermleri için ise, 7,5 ±0,1 ve 8,9±0,1 (ham su pH değeri) olmak üzere iki farklı pH 

değeri test edilmiĢtir:  

 

Farklı miktarlarda adsorbentler içeren izoterm ĢiĢeleri, ham su ya da selenit/selenat 

çözeltileri ile doldurulmuĢ, sıkıcı kapatılmıĢ ve sonra sıcaklık kontrollü (20±1°C) bir 

inkübatörde 150 rpm‘de oksik Ģartlar altında karıĢtırılmıĢtır. Amber cam ĢiĢeler 

karanlık Ģartları sağlamak için alüminyum folyo ile kaplanmıĢtır. 24 saatlik denge 

zamanından sonra ĢiĢeler açılmıĢ, ICP-MS ile Se analizi yapılmadan önce partikülleri 

gidermek için çözeltiler 0.22 μm cam elyaf filtreden geçirilmiĢtir. Herhangi bir 

adsorbent eklenmeyen kontrol izoterm ĢiĢeleri izotermler sırasında potansiyel Se 

kaybını izlemek için kontrol numunesi olarak yerleĢtirilmiĢtir. Kontrol ĢiĢelerinde Se 

kaybını gösteren sonuçlar minimum tespit seviyesinin altında olup (yaklaĢık 1 μg/L) 

önemsizdir.  

 

Tez çalıĢmasının ikici fazında model çözeltilerden ve doğal su numunesinden 

DOM‘un adsorpsiyon prosesi ile giderimi araĢtırılmıĢtır. Tüm adsorpsiyon kinetik ve 

izoterm deneyleri ĢiĢe-nokta metodu ile amber renkli 40 mL (çözelti hacmi 30 mL) 

ve 100 mL‘lik ( çözelti hacmi 80 mL) tam karıĢımlı kesikli reaktörlerde yapılmıĢtır. 

Kinetik deneyler için 3000 mg/L sabit adsorbent dozunda 1, 4, 8, 12, 24, 48, 96, 120, 

144 saatlik adsorpsiyon süreleri denenmiĢtir. Tüm izoterm deneyleri ise orijinal 

pH‘ında (6,86) ve 25 ±°C sabit sıcaklıkta gerçekleĢtirilmiĢtir. Her bir deney setinde 

adsorbent dozlamasından sonra (0,05; 0,2; 0,5; 1; 3;6; 10 g/L) amber ĢiĢelere konulan 

hümik asit ya da doğal su örnekleri oksik Ģartlarda orbital inkübatörde (Shel Lab 

marka) 150 devir/dakika karıĢtırma hızında karıĢtırılmıĢtır. Önceden belirlenen 

adsorpsiyon süresi sonunda, numuneler 0,45 μm selüloz asetat filtre kağıdı 

kullanılarak adsorbent partiküllerini su fazından ayırmak için süzülmüĢtür. Filtre 

iĢleminden önce filtre kağıdı içindeki safsızlıkları gidermek amacıyla (250 mL) saf 

su ile yıkanmıĢtır. DOM giderim miktarını belirlemek amacıyla numunelerin UV280, 

UV254 absorbansları UV-visible spektrofotometre kullanılarak ve ÇOK 

konsantrasyonları ise ÇOK analizörü kullanılarak ölçülmüĢtür (ġekil 3.4, ġekil 3.5).  
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ġekil 3.4. Numunelerin ÇOK konsantrasyonunu belirlemek için kullanılan TOK 

analizörü  
 

 

 

ġekil 3.5. Reaksiyon süresi sonunda alınan numunelerin laboratuar ortamında UV280 

absorbanslarının ölçümü 
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3.3.2. Katalitik yüzey oksidasyonu deneyleri 

 

Oksidant olarak hidrojen peroksitin kullanıldığı katalitik oksidasyon deneyleri, 

adsorpsiyon deneylerinde olduğu gibi kesikli reaktörde yapılmıĢtır. Kullanılan 

heterojen katalizörler orijinal/demir kaplı pomza, çelikhane cürufu, orijinal/asit 

aktiviteli kırmızı çamur, hematit ve geotittir. Kesikli reaktörler olarak 120 mL amber 

renkli cam ĢiĢeler (çözelti hacmi 80 mL) kullanılmıĢtır. Katalitik oksidasyon kinetik 

deneyleri için 3 g/L dozunda sabit katalizör ve 300 mg/L sabit hidrojen peroksit 

dozlarında 1, 4, 8, 12, 24, 48, 96, 120, 144 saatlik süreler denenmiĢtir.  

 

Katalitik oksidasyon izoterm deneyleri ise hem doğal su hem hümik asit çözeltisi için 

yürütülmüĢtür. Hümik asit çözeltisi ya da doğal su içeren ĢiĢelere farklı dozlarda 

katalizörler (0,05; 0,2; 0,5; 1; 3 g/L) ve farklı konsantrasyonlarda hidrojen peroksit 

(50, 150, 300 ve 1000 mg/L) dozlandıktan sonra sıcaklık kontrollü inkübatörde (Shel 

Lab marka) 150 devir/dakika karıĢtırma hızında karıĢtırılmıĢtır (ġekil 3.6). Katalizör 

dozlanan numune ĢiĢelerinin yanında, karıĢtırma süresince olabilecek ÇOK 

kayıplarını (fotodegredasyon, ĢiĢe yüzeylerine adsorpsiyon gibi) kontrol etmek için 

peroksit ve katalizör dozlanmadan kontrol numuneleri de deney setine eklenmiĢtir. 

Kontrol ĢiĢelerindeki ÇOK konsantrasyon değiĢiklikleri ÇOK ölçümlerinin standart 

hata (±0,1 mg/L) değerleri arasında kalmaktadır ve bu da karıĢtırma sırasında 

DOM‘un stabil kaldığını göstermektedir. Salt hidrojen peroksit deneyleri ise katalitik 

oksidasyon deneyleri ile aynı hidrojen peroksit dozları (50, 150, 300, 1000 mg/L) 

kullanılarak ancak katalizör dozlaması yapılmadan gerçekleĢtirilmiĢtir. Belirlenen 

reaksiyon süreleri sonunda ĢiĢeler açılmıĢ, kalıntı peroksiti gidermek ve oksidasyon 

reaksiyonunu durdurmak numuneler alınmıĢtır. Alınan numunelerde kalıntı hidrojen 

peroksit konsantrasyonu ölçülerek bu peroksiti sönümlemek için eklenmesi gereken 

sülfit miktarı hesaplanmıĢtır. Sülfit tam reaksiyon için stokiyometrik ihtiyaçtan biraz 

daha fazla (4 katı kadar) eklenmiĢtir. ġiĢeler daha sonra kapatılarak sodyum sülfitin 

tam karıĢmasını sağlamak için orbital inkübatörde 100 devir/dakikada 3 dakika 

karıĢtırılmıĢtır. Katalizörlerin çözeltiden ayrılması için, çözelti filtrelenmiĢtir. DOM 

giderim miktarını belirlemek için numumelerin pH, ÇOK ve UV absorbansları 

ölçülmüĢtür. 254 nm UV ölçümlerinde sodyum sülfitin giriĢim yaptığı 

belirlendiğinden dolayı UV ölçümleri 280 nm‘de yapılmıĢtır. Filtreleme iĢleminden 
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önce filtre kâğıdı içindeki materyallerin süzülmesini önlemek için yaklaĢık 250 mL 

saf su ile yıkanmıĢtır. 

 

DOM‘un hidrojen peroksit kullanılarak oksidatif gideriminde hidroksil radikal 

mekanizmasının etkin olduğunu doğrulamak için radikal bir yakalayıcı olan tert 

bütanol kullanılmıĢtır. Tert bütanol, hidroksil radikalleri ile 6×10
8
 M

-1
s

-1
 ve ozonla 

3×10
-3

 M
-1

s
-1

 reaksiyon hız sabitine sahip güçlü bir radikal yakalayıcıdır. Tert 

bütanol, inert ara ürünler oluĢturarak radikal zincir reaksiyonlarını kesebilmektedir. 

Bu nedenle tert bütanol, radikal tip reaksiyonlar için bir indikatör olarak kabul 

edilmektedir (Ma vd., 2014). Bu bağlamda hümik asit çözeltisi ve katalizör içeren 

120 mL‘lik amber cam ĢiĢelere tert bütanol konsantrasyonu 10
-3
M olacak Ģekilde 

stok çözeltiden eklenmiĢtir. Daha sonra belirlenen konsantrasyonlarda hidrojen 

peroksit dozlanarak reaksiyon baĢlatılmıĢtır. Reaksiyon süresi sonunda ĢiĢeler 

açılarak kalıntı hidrojen peroksiti sönümlemek için sodyum sülfit ilave edilmiĢtir. 

Daha sonra ĢiĢeler, sodyum sülfitin tam karıĢmasını sağlamak için orbital 

inkübatörde 100 devir/dakikada 3 dakika karıĢtırılmıĢtır. Çözeltiler katalizörleri 

gidermek için filtrelendikten sonra numunelerin pH, ÇOK ve UV280 absorbansları 

ölçülmüĢtür. 

 

 

ġekil 3.6. Katalizör ve hidrojen peroksit dozlaması yapılan numunelerin orbital 

inkübatörde karıĢtırılması 
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3.3.3. Ozon Üretimi 

 

Su numunelerinin ozonlanması, numunelere ozon stok çözeltisinden ekleyerek 

gerçekleĢtirilmiĢtir. Ozon stok çözeltisini hazırlamak için kesikli bir yöntem 

kullanılmıĢtır. DDS içeren 250 mL‘lik cam ĢiĢe buz banyosu içine yerleĢtirilmiĢ ve 

DDS oksijen gazı ile beslenen Triogen marka ozon jeneratörü kullanılarak 

ozonlanmıĢtır. OluĢan ozonun DDS içine homojen dağılımını sağlamak amacıyla 

ozonu taĢıyan boru ucuna bir difüzör yerleĢtirilmiĢtir. Laboratuarda kurulan ozon 

jeneratörü ve düzeneğine ait resimler ġekil 3.7‘de verildiği gibidir. Daha önce 

yapılan ön denemeler sonucunda 10 mg O3/L konsantrasyonunda tipik bir ozon stok 

çözeltisi hazırlamak için yaklaĢık 20 dakikalık bir sürenin yeterli olduğu ve 20 

dakikadan daha fazla sürenin ozon konsantrasyonunu arttırmadığı görülmüĢtür. 

Önceden belirlenen miktarda ozon stok çözeltisinden hümik asit ya da doğal su 

içeren örneklere eklenmiĢ ve sıcaklık kontrollü bir inkübatörde numuneler 

karıĢtırılmıĢtır.  

 

 

 

ġekil 3.7. Ozon jeneratörü ile ozon stok çözeltisinin hazırlanması için kurulan 

düzenek 

 

 



 

80 

 

3.3.4. Ozonlama ve Katalitik Ozonlama Deneyleri 

 

Katalitik ozonlama ve salt ozonlama deneyleri 100 mL ĢiĢeler kullanılarak tam 

karıĢımlı kesikli reaktörlerde yürütülmüĢtür. Katalitik ozonlama kinetik deneyleri 

için 3000 mg/L sabit katalizör dozunda ve 3,5 mg/L sabit ozon konsantrasyonunda 5, 

10, 15, 20, 30, 60, 90 ve 120 dakikalık süreler denenmiĢtir. Katalitik ozonlama 

kinetik deneyleri için katalizör eklenen her ĢiĢe hümik asit çözeltisi ya da doğal su 

örnekleri ile doldurulmuĢtur. Daha sonra toplam numune hacmindeki ÇOK/O3 oranı 

1/1 olacak Ģekilde önceden hesaplanan hacimde ozon stok çözeltisi eklenen 

numuneler 25 °C sıcaklıktaki inkübatörde 150 devir/dakika karıĢtırma hızında 

karıĢtırılmıĢtır. Ozonlama prosedürü de katalitik ozonlama ile aynı prosedürde fakat 

katalizör ilave edilmeden gerçekleĢtirilmiĢtir. Belirlenen zaman aralıklarında ĢiĢeler 

açılmıĢ, kalan ozonu gidermek ve olabilecek ozon reaksiyonunu durdurmak için 

gerekli miktarda numune alınarak kalan ozon konsantrasyonu ölçülmüĢtür. Sülfit tam 

reaksiyon için stokiyometrik ihtiyaçtan biraz daha fazla (3 katı kadar) eklenmiĢtir. 

ġiĢeler daha sonra kapatılarak sodyum sülfitin tam karıĢmasını sağlamak için orbital 

inkübatörde 100 devir/dakikada 3 dakika karıĢtırılmıĢtır. Katalizörlerin giderimi için, 

çözelti filtrelenmiĢtir. DOM giderim miktarını belirlemek için numunelerin pH, ÇOK 

ve UV280 absorbansları ölçülmüĢtür. Filtreleme iĢleminden önce filtre kâğıdı içindeki 

materyallerin süzülmesini önlemek için yaklaĢık 250 mL saf su ile yıkanmıĢtır. Tüm 

ozonlama ve katalitik ozonlama deney setlerinde kullanılan DOC/O3 oranı tipik bir 

içme suyu arıtma tesisinde kullanılan oran olan 1:1‘dir. ÇOK konsantrasyonundaki 

aynı seyrelme oranını sağlamak ve baĢlangıç ÇOK değerini belirlemek amacıyla 

kontrol numuneleri konulmuĢ ve katalizörsüz ve ozonsuz hazırlanan bu numunelere 

ozon stok çözeltisi ile aynı hacimde DDS konulmuĢtur.  

 

Katalitik ozonlama prosedürüne katalizör dozu, pH ve sıcaklık gibi parametrelerin 

etkisi araĢtırılmıĢtır. Katalizör dozunun etkisini belirlemek amacıyla 0,05; 0,2; 0,5; 1; 

3, 6 ve 10 g/L arasında değiĢen katalizör dozları kullanılmıĢtır. pH ve sıcaklığın 

etkisini belirlemek amacıyla uygulanan pH ve sıcaklık değerleri de sırasıyla 5-6,86-9 

ve 25 ve 35 °C‘dir.  
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Hidrojen peroksit ile katalitik oksidasyon prosedüründe olduğu gibi DOM‘un 

ozonlama ile gideriminde de hidroksil radikal mekanizmasının etkin olduğunu 

doğrulamak için radikal bir yakalayıcı olan tert bütanol kullanılmıĢtır. Tert bütanolün 

varlığında yapılan ozonlama/katalitik ozonlama deneyleri, hümik asit çözeltisi ve 

katalizör içeren kesikli reaktörlere 10
-3

M tert bütanol ilave edildikten sonra 

belirlenen miktarda ozon basılarak yürütülmüĢtür. Reaksiyon süresi sonunda 

numunelerin pH, ÇOK ve UV280 absorbansları ölçülerek tert bütanol yokluğunda 

elde edilen sonuçlar ile karĢılaĢtırılmıĢtır.  

 

3.4. Analitik Ölçümler 

 

Tez çalıĢması boyunca ölçümleri yapılmıĢ parametreler ve kullanılan metotlar 

aĢağıda kısaca özetlenmiĢtir. 

 

Selenyum ölçümü: Selenit ve selenat deneylerinin her ikisi için de selenyum 

analizleri Perkin-Elmer Sciex model NEXION 300 Endüktif eĢleĢmiĢ plazma kütle 

spektrometresi (ICP-MS) kullanılarak yürütülmüĢtür. Yüksek saflıktaki Se 

kalibrasyon standardı Perkin-Elmer‘den elde edilmiĢtir ve 10 ppb ile 150 ppb 

arasında değiĢen toplam sekiz kalibrasyon standart çözeltisi bu stok standart 

kullanılarak hazırlanmıĢtır. Selenyumun minimum tespit seviyesi yaklaĢık 1 μg/L 

olarak bulunmuĢtur. 

 

ÇözünmüĢ Organik Karbon (ÇOK): Yüksek sıcaklıkta yakma (Standart Metot 

5310B) metoduna göre TOC analizörü kullanarak (TOC-L, Shimadzu) tayin 

edilmiĢtir (APHA, 1998). Potasyum hidrojen fitalat (Nacalai Tesque, 44935-52) ile 

toplam 5 tane (0,2- 4mg/L) kalibrasyon standardı hazırlanmıĢtır. 

 

Bulanıklık: WTW marka Turb 550 model Türbidite-metre kullanılarak NTU 

biriminde ölçülmüĢtür. 

 

pH: Elektrometrik metoda (Standard Metot 4500-H
+
) göre WTW-340i pH metre 

kullanılarak ölçülmüĢtür (APHA, 1995). 
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UV absorbansı: UV-visible spektrofotometre (UV-1700, Shimadzu) kullanılarak 

280 nm ve 254 nm de ölçülmüĢtür ve üçlü ölçüm yapılıp ortalaması alınmıĢtır. 

Analizden önce DDS ile cihaz sıfırlanmıĢtır.  

 

Toplam Demir: Çözeltideki demir konsantrasyonu Standart Metoda (APHA, 1995) 

dayanarak fenantrolin metoduna (TNT858, Hach) göre Hach DR 5000 

spektrofotometre ile ölçülmüĢtür.  

 

Hidrojen peroksit ölçümü: Sulu çözeltideki kalıntı hidrojen peroksit 

konsantrasyonu, titrimetrik test kiti (22917-00, Hach) ile ölçülmüĢtür. Bunun için ilk 

olarak, belirlenen miktarda numuneye 1 ml amonyum molibdat ve 1 adet sülfit 1 

reaktifinden eklenerek örnek hazırlama prosedürü gerçekleĢtirilmiĢtir. Numunede 

H2O2 var ise çözeltide mavi renk oluĢmaktadır. 5 dakika reaksiyon süresi 

beklenildikten sonra numunenin belli bir miktarı sodyum tiyosülfat ile soluk bir 

sarıya dönene ya da mavi rengini kaybedene kadar titre edilmiĢtir. Her damla 1 mg/L 

H2O2‘e tekabül etmektedir. 

 

Ozon ölçümü: ÇözünmüĢ ozon konsantrasyonu, test kitleri (25180-25, Hach) ile 

indigo metoduna göre analiz edilmiĢtir (Standart metod 4500-O3). Metoda göre 

indigo reaktifi ozonla hemen ve kantitatif olarak reaksiyona girmektedir. Ġndigonun 

mavi rengi numunede mevcut olan ozon miktarı ile orantılı olarak beyazlaĢmaktadır. 

50 ml beher içine numuneden 40 ml alınarak ozon ampülü numune ile 

doldurulmuĢtur. ġahit numune için de ozonsuz saf su kullanılarak aynı prosedür 

uygulanmıĢtır. Her iki ampülde hemen ters düz edilerek hafifçe karıĢtırılmıĢtır. Daha 

sonra test sonuçları numunelerin 600 nm‘de spektrofotometre ile ölçülmesi ile elde 

edilmiĢtir.  

 

Alkalinite: Standart Metot 2320‘ye göre, volümetrik olarak 0,02 N H2SO4 çözeltisi 

ile suyun titrasyonunda harcanan hacim ile ölçülmüĢtür (APHA, 1995). 20 ml 

numune kullanılmıĢtır ve numuneye 5 damla metiloranj indikatörü ilave edildikten 

sonra 0,02 N sülfürik asit (H2SO4) ile titrasyon yapılmıĢtır. Turuncu renkte olan 

numunenin rengi kırmızıya döndüğü anda titrasyona son verilmiĢtir. H2SO4 sarfiyatı 

okunmuĢ ve gerekli hesaplamalar yapılmıĢtır. Analiz sonucunda harcanan H2SO4 
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hacimleri konsantrasyona çevrilerek kalsiyum karbonat (CaCO3) cinsinde ifade 

edilmiĢtir. 

 

Sertlik: Standart Metot SM 2340 B‘ye göre analiz edilmiĢtir (APHA, 1998). Sertlik 

analizinde 15 ml numuneye 35 ml saf su konularak seyreltme yapılmıĢtır. 

SeyreltilmiĢ numuneye 1 ml amonyak tampon çözeltisi ilave edildikten sonra 

indikatör olarak Eriochrome Black T eklenmiĢtir. Etilen diamin tetraasetikasit 

(EDTA) çözeltisi ile titrasyon yapılmıĢtır. Numunenin kırmızı renginin maviye 

döndüğü anda titrasyon tamamlanmıĢ ve sarfiyata göre gerekli hesaplamalar 

yapılmıĢtır. 

 

3.5. Materyal Karakterizasyonu 

 

Adsorbent/Katalizörlerin (pomza, volkanik cüruf, çelikhane cürufu, kırmızı çamur, 

geotit ve hematit) spesifik yüzey alanları, gözenek hacimleri, nötral yük noktası 

(pHpzc), demir içeriği ve toplam yüzey asidik ve bazik grupları ölçülerek karakterize 

edilmiĢtir.  

 

Taramalı elektron mikroskobu (SEM), SEM-energy dispersive (SEM-EDX), 

Brunauer, Emmet ve Teller (BET) ve X-IĢını Floresans Spektrometresi (XRF) 

analizleri Ġzmir Ġleri teknoloji Enstitüsü Malzeme AraĢtırma Merkezi‘nde yapılmıĢtır.  

SEM (Philips XL 30S FEG) ve SEM-EDX (Philips CM 10) analizörleri, 

adsorbentlerin morfolojilerini gözlemlemek ve atomik elementleri belirlemek için 

kullanılmıĢtır. Adsorbent/katalizörlerin gözenek hacimleri, gözenek boyut dağılımı 

ve spesifik yüzey alanı ölçümleri, Mikromeritics Gemini V cihazı ile çok noktalı 

Brunauer, Emmet ve Teller metoduyla 77 K‘deki sıvı azot ortamında, azot (N2) gazı 

adsorpsiyonu tekniğine dayalı olarak yapılmıĢtır. XRF analizi Spectro IQ-II 

analizörü kullanılarak yürütülmüĢtür. XRF analizinde örnek ilk olarak 1050°C‘de 

fırınlanarak yanma kaybı belirlenmiĢtir ve sonra fırınlanan örnek ticari lityum 

tetraborat akı ile ergimiĢtir. Ergiyen plaklar XRF analizi ile belirlenmiĢtir. 

 

Adsorbentlerin pHpzc değerleri pH dengeleme yöntemi vasıtasıyla belirlenmiĢtir 

(Dastgheib vd., 2004). Bunun için öncelikle 11 adet kapaklı numune ĢiĢesine 20‘Ģer 
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mL hazırlanan 0,1 M NaCl çözeltisinden eklenmiĢtir. Bu çözeltilerin pH değerleri, 

0,5 M HCl ya da 0,5 M NaOH çözeltisi kullanılarak sırasıyla 2‘den 12‘ye değiĢen bir 

değere ayarlanmıĢtır. Sonra her bir ĢiĢedeki çözeltilere 0,1 g adsorbent örnekleri 

(pomza/cüruf ve kırmızı çamur) ilave edilmiĢtir. Hazırlanan numunelerin 48 saat 

süreyle 100 devir/ dakikada oda sıcaklığında karıĢtırılmasından sonra son pH 

değerleri ölçülmüĢtür. pHpzc değeri, 48 saat süre sonunda sabit kalan değerdir 

(pHilk=pHson). 

 

Toplam yüzey asidik gruplar (NaOH tutulması) ve toplam yüzey bazik gruplar (HCl 

tutulması), bazı modifikasyonlarla Boehm metodu (alkalimetrik titrasyon) 

kullanılarak ölçülmüĢtür (Karanfil, 1995). Yüzey grupları belirlenecek olan 

numunelerden belirli miktar tartılarak (200 mg) hazırlanmıĢ olan 25 mL 0,05 N 

NaOH ya da 0,05 N HCl çözeltisi içerisine eklenmiĢtir. Numuneler ile birlikte 

adsorbent içermeyen kontrol numuneleri de hazırlanmıĢtır. Daha sonra hazırlanmıĢ 

olan bu numuneler 150 devir/dakikada 48 saat süreyle oda sıcaklığında 

karıĢtırılmıĢtır. 48 saat sürenin sonunda numuneler 0,45 μm filtreden süzülmüĢtür. 

Elde edilen 0,05 N HCl içeren süzüntü 0,05 N NaOH çözeltisi ile titre edilmiĢtir. 

Kontrol numunesi ile adsorbent içeren numunenin NaOH sarfiyatları arasındaki fark 

toplam yüzey bazik grupların hesaplanmasında kullanılmıĢtır. Toplam yüzey asidik 

gruplarının belirlenmesinde ise, elde edilen 0,05 N NaOH içeren süzüntü 0,05 N HCl 

çözeltisi ile titre edilmiĢtir. Kontrol numunesi ile adsorbent içeren numunenin HCl 

sarfiyatları arasındaki farktan yararlanarak toplam yüzey asidik gruplar belirlenmeye 

çalıĢılmıĢtır.  

 

Adsorbent örneklerinin demir içeriği asit ile bozundurma analizi kullanılarak 

belirlenmiĢtir (Lo ve Chen, 1997). 50 mL 6 N HCl çözeltisi içerisine 5 g adsorbent 

numunesi eklenerek 24 saat boyunca oda sıcaklığında karıĢtırılmıĢtır. Demir 

tamamen çözündükten sonra çözelti 0,45 μm filtre kağıdı kullanılarak süzülmüĢtür. 

Kalan demiri de gidermek için süzme iĢlemi sırasında 70 mL 1/20 HCl çözeltisi filtre 

kağıdı üzerine dökülüp filtre edilmiĢtir. Süzülen bu numunelerdeki toplam demir 

konsantrasyonu Fenantrolin metodu kullanılarak HACH DR 5000 spektrofotometre 

kullanılarak ölçülmüĢtür (APHA, 1998). 
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4. ARAġTIRMA BULGULARI VE TARTIġMA 

 

Dört fazdan oluĢan tez kapsamında, gerçekleĢtirilen çalıĢmaların bulguları dört 

bölüm altında toplanmıĢtır. Her bölümde çalıĢmanın amacı tanımlanarak elde edilen 

bulgular detaylı bir Ģekilde tartıĢılmaya çalıĢılmıĢtır. 

 

4.1. Orijinal ve yüzeyi modifiye edilmiĢ doğal ve atık partiküller kullanarak 

sentetik sulu çözeltilerden ve doğal sulardan selenyum türlerinin adsorptif 

gideriminin araĢtırılması 

 

Doktora tez çalıĢmasının birinci fazının amacı, kırmızı çamur ve doğal 

pomza/volkanik cürüf partikülleri kullanılarak sulardan selenyum adsorpsiyonunun 

araĢtırılmasıdır. Birinci fazın spesifik amaçları ise aĢağıda belirtilmiĢtir. 

 

 Orijinal/asit aktiviteli kırmızı çamur, çelikhane cürufu gibi atık partiküller, 

orijinal/demir kaplı pomza-cüruf partikülleri gibi doğal partiküller ve geotit/hematit 

gibi ticari partiküller kullanılarak sulu çözeltilerden selenit/selenat gideriminin 

araĢtırılması, 

 Orijinal/demir kaplı cüruf ve pomza partikülleri kullanılarak doğal sularda mevcut 

olan doğal organik madde (DOM) ve diğer su bileĢenlerinin selenyum adsorpsiyonu 

üzerine etkisinin araĢtırılması, 

 Orijinal/demir kaplı cüruf partikülleri kullanılarak doğal sularda selenit adsorpsiyonu 

üzerine pH değerinin etkisinin belirlemesi 

 

4.1.1. Materyal karakterizasyonu 

 

Test edilen adsorbentlerin BET yüzey alanı, adsorpsiyon ortalama gözenek geniĢliği, 

demir içeriği, pHpzc, toplam yüzey asidik ve bazik grup dataları Çizelge 4.1‘de 

özetlenmiĢtir. Doğal pomza partiküllerinin yüzey alanları 2 ve 14 m
2
/g arasında 

değiĢmektedir. Benzer Ģekilde volkanik cürufun yüzey alanları <2 ve 9 m
2
/g arasında 

değiĢmektedir. Orijinal kırmızı çamur (OKÇ) 10 m
2
/g yüzey alanına sahiptir. 

Çelikhane cürufu (ÇC), 2 m
2
/g‘dan daha az bir yüzey alanına sahiptir. Bu doğal 

adsorbentlerin BET yüzey alanları birçok ticari aktif karbon ile mukayese edildiğinde 
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düĢük olarak nitelendirilebilir. Demir oksit ile kaplama bütün volkanik curüf partikül 

boyut fraksiyonlarının yüzey alanlarını arttırmıĢtır. Benzer Ģekilde, demir oksit 

kaplamanın kum partikülleri yüzey alanını 0,85 m
2
/g‘dan 2,76 m

2
/g‘a arttırdığı rapor 

edilmiĢtir (Lai vd., 2000).  

 

Demir oksit ile kaplama sonunda 250-1000 μm pomza fraksiyonu hariç diğer pomza 

partiküllerinde yüzey alanını azaltmıĢtır. Demir oksit ile kaplamanın BET yüzey 

alanına etkisi, kaplama tabakasının dağılımına ve partikül yüzey karakteristiklerine 

bağlı olarak değiĢmektedir. Kaplı pomza ve cüruf numunelerin yüzey alanı 6 ve 13 

m
2
/g arasında değiĢmektedir. Benzer Ģekilde demir kaplı aktif karbon ile selenit 

giderimi üzerine yapılan bir çalıĢmada da demir kaplama iĢleminden sonra yüzey 

alanının 592,6‘dan 518,6 m
2
/g‘a azaldığını belirtmiĢlerdir. Bu azalmanın sebebi 

olarak ise kaplama iĢleminden sonra demir presipitasyonunun yüzey alanını ve 

gözenekleri tıkanmasını göstermiĢlerdir (Zhang vd., 2008a). Kaplan Bekaroğlu, 

(2010) ise demir oksit ile kaplama iĢleminin Isparta pomzasının 250-1000 μm pomza 

fraksiyonu haricindeki diğer boyut fraksiyonlarının yüzey alanlarının azaldığını 

belirtmiĢlerdir.  

 

Diğer yandan OKÇ partiküllerinin asit aktivasyonu sonucu BET yüzey alanları 

önemli bir oranda (10 m
2
/g‘dan 266 m

2
/g‘a) artmıĢtır. Asit aktivasyonu, orijinal 

kırmızı çamurun ortalama por geniĢliğini yaklaĢık olarak 18 nm‘den 4 nm‘ye 

azaltmıĢ ve mikropor ve dıĢ yüzey alanının her ikisini de önemli oranda arttırmıĢtır 

(data gösterilmemiĢtir). Bununda ötesinde asit aktivasyonu önemli bir Ģekilde 

mikropor hacmini 0,0016‘dan 0,0029 cm
3
/g‘a ve kümülatif por hacmini ise (17 ve 

3000 Angstrom arasında) 0,015‘ten 0,28 cm
3
/g‘a arttırmıĢtır. Bu sonuçlar asit ile 

muamelenin makroporları çatlatıp makroporları mikroporlara dönüĢtürerek ve yeni 

mikroporlar açarak orijinal kırmızı çamurun por yapısı ve porozitesini değiĢtirdiğini 

göstermiĢtir. Bu yüzden asit muamelesi ile daha büyük iç ve dıĢ yüzey alanına sahip 

daha mikroporoz bir kırmızı çamur elde edilmiĢtir. Benzer Ģekilde Genç-Fuhrman, 

(2004) asit aktivasyonunun arsenik giderimi için test edilen kırmızı çamurun yüzey 

alanını yaklaĢık % 300 arttırdığını rapor etmiĢtir. 
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Literatürde asit aktiviteli kırmızı çamur (AAKÇ) partikülleri için rapor edilen yüzey 

alanı 20 ve 130 m
2
/g arasında değiĢmektedir (Apak vd., 1998b; Genç-Fuhrman vd., 

2004). Bu çalıĢmada da asit aktivasyonundan sonra selenyum adsorpsiyonu için bir 

avantaj sağlayan daha yüksek yüzey alanına sahip (266 m
2
/g) ve daha çok mikropor 

olan kırmızı çamur elde edilmiĢtir. Geotit ve hematit partikülleri sırasıyla 13 ve 3 

m
2
/g BET yüzey alanına sahiptir. Bu değerler hematit için 6 m

2
/g yüzey alanı bulan 

Jordan ve arkadaĢları (2009b) ve geotit partikülleri için 17,9 m
2
/g bulan Prélot ve 

arkadaĢlarının sonuçları (2003) ile tutarlılık göstermektedir. 
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Asit ile bozundurma analizi orijinal pomza ve volkanik cürufun sırasıyla 2,1-7,9 mg 

Fe/g ve 6,2-10,2 mg Fe/g demir içeriğine sahip olduğunu göstermiĢtir. Kaplı pomza 

ve cüruf partiküllerinin demirle kaplanması sonucunda elde edilen demir içerikleri 

5,4 ve 23,1 mg Fe/g arasında değiĢmektedir. Bu durum orijinal partiküllerin demir 

oksit ile baĢarılı bir Ģekilde kaplandığını göstermektedir (Çizelge 4.2.). XRF dataları 

da bu bulguyu desteklemektedir (Çizelge 4.2.). Bütün pomza ve volkanik cüruf 

partikülleri arasında en yüksek demir içeriği (23,1 mg Fe/g), Isparta pomzasının en 

büyük fraksiyonunda (250-1000 μm) elde edilmiĢtir. Demir oksit ile kaplama 

iĢleminden sonra bütün pomza ve volkanik cüruf partiküllerde CaO ve MgO 

içerikleri azalmıĢtır. Kaplı pomza ve volkanik cüruf partiküllerinin önemli mineral 

bileĢenleri, SiO2, Al2O3, Fe2O3, CaO, MgO, Na2O ve K2O‘dur. TiO2 içeriği volkanik 

cüruf partiküllerinin yaklaĢık % 2‘sini oluĢturmaktadır. Asit ile bozundurma 

analizine dayanarak, ÇC ve OKÇ sırasıyla 23,2 ve 20,7 mg Fe/g demir içeriğine 

sahiptir. Bu durum kaplanmamıĢ atık materyallerin kaplı pomza/volkanik cüruf 

partiküllerinin bazılarından biraz daha yüksek demir içeriğine sahip olduğunu 

göstermektedir. Bu sonuç ÇC ve OKÇ, doğal pomza/cüruf partiküllerinden daha 

yüksek demir içeriğine sahip olduğu için beklenen bir durumdur (Çizelge 4.2.). 

Bunun da ötesinde OKÇ‘nin asit ile aktivasyonu demir içeriğini hemen hemen ikiye 

katlamıĢtır (Çizelge 4.1.). ÇC partiküllerinin önemli mineral kompozisyonları CaO, 

Fe2O3, SiO2, MgO, ve Al2O3‘dır. OKÇ partiküllerinin önemli mineral bileĢenleri ise, 

Fe2O3, Al2O3, SiO2, TiO2, Na2O, CaO ve MgO‘dır. Ġlginç bir Ģekilde OKÇ‘nin 

yaklaĢık % 4,5 TiO2 içermesi, bu partiküllerin ileri oksidasyon prosesleri gibi çeĢitli 

kimyasal reaksiyonlarda kataliz ya da kataliz desteği olarak kullanılması durumunda 

bir avantaj olabilmektedir. ÇC ve OKÇ partikülleri sırasıyla yaklaĢık % 27 ve % 35 

gibi önemli miktarlarda Fe2O3 içermektedir. XRF analizi sonucuna göre geotit ve 

hematit partiküllerinin sırasıyla yaklaĢık %33 ve % 70 Fe içermesi de beklenen bir 

durumdur. (Çizelge 4.2) 
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Doğal pomza ve volkanik cüruf örneklerinin pHpzc değerleri, bazik yüzey karakteri 

göstererek 8,8 ve 9,4 arasında değiĢmektedir. Bu durum aynı zamanda adsorbent 

yüzey alanı ve kütle temelli durumların her ikisi içinde toplam yüzey bazik 

gruplarının yüksek konsantrasyonlarda olması ile de tutarlıdır (Çizelge 4.1.). Benzer 

Ģekilde ÇC ve OKÇ de bazik yüzey karakteri sergilemektedir. ÇC test edilen bütün 

partiküller arasında en yüksek pHpzc değerine (11,4) ve toplam yüzey bazik grup 

konsantrasyonuna (5,15 meq/g) sahiptir. Nispeten asidik yüzey karakteri gösteren 

geotit ve hematitin pHpzc değerleri sırasıyla 6,3 ve 6,2‘dir. Bu bulgu literatürde 

belirtilen demir oksitlerin sahip olduğu genellikle 6‘dan 10‘a değiĢen pHpzc 

değerleri ile de uyumluluk göstermektedir (Cornell ve Schwertmann, 1996). Demir 

oksit ile kaplama, bütün pomza ve volkanik cüruf partiküllerde toplam yüzey asidik 

grupların konsantrasyonunu arttırmıĢtır. Buna ilaveten bu trend, demir oksit ile 

kaplamanın bu partiküllerin pHpzc değerlerini 5,9‘a kadar düĢürmesi ile de 

uyumludur. Bu bulgu demir oksit kaplamanın genellikle pomza/cüruf yüzeylerinin 

bazik karakterini kısmen asidik ya da nötr karaktere değiĢtirdiğinin göstergesidir. 

Bunun da ötesinde, geotit ve hematit gibi birçok demir oksit türleri yaklaĢık 6 

civarında pHpzc değerine sahip oldukları için demir oksit kaplı pomza için elde 

edilen pHpzc‘deki bu değerler etkili bir demir oksit kaplamanın olduğunu da 

kanıtlamaktadır. Bu yüzden demir oksit kaplı partikül yüzeylerin, saf demir oksit 

partiküllerinin elektrostatik özelliklerini kazandıkları açıktır. Benzer Ģekilde Ding ve 

arkadaĢları (2010), demir oksit kaplı kum için pHpzc değerini 6,8 olarak bulmuĢtur. 

Diğer yandan baĢka bir çalıĢmada demir oksit kaplı kum için pHpzc değeri 9,8 olarak 

bulunmuĢtur (Benjamin vd., 1996). OKÇ‘nin asit ile aktivasyonu önemli bir Ģekilde 

pHpzc değerini azaltmıĢ (9,9‘dan 3,9‘a) ve beklenildiği üzere yüzey asiditesini 

arttırmıĢtır. Bu yüzden OKÇ‘nin bazik karakteri asit ile muameleden sonra asidik 

karaktere dönmüĢtür. Literatürde kırmızı çamur için belirtilen pHpzc değerleri 8,5 ile 

9,5 arasında değiĢmektedir (Apak vd., 1998a; Atun ve Hisarlı, 2000; Gupta vd., 

2001; Smiljanić vd., 2011). Test edilen partiküllerin belirlenen pHpzc değerleri, 

selenyum adsorpsiyonu partikül yüzeyler ve negatif yüklü selenat/selenit türleri 

arasındaki elektrostatik etkileĢimden etkilendiği için önemlidir. 

ġekil 4.1 orijinal ve demir oksit kaplı volkanik cüruf partiküllerinin SEM 

fotoğraflarını göstermektedir. SEM-EDX ölçümlerinin kanıtladığı demir oksit ile 

kaplama, yüzeylerde gözlenmektedir. Orijinal volkanik cüruf partiküllerinde görülen 
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daha düz yüzeyler, kaplamadan sonra BET yüzey alanı değerlerinin artmasından da 

anlaĢılacağı üzere daha gözenekli ve düzensiz (irregular) bir yapıya bürünmüĢtür. 

 

 

 

 

ġekil 4.1. Orijinal (A) ve demir oksit kaplı (B) volkanik cüruf partiküllerinin SEM 

fotoğrafları (partikül boyut fraksiyonu 250-1000 μm) 
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4.1.2. Sentetik Çözelti Deneyleri 

 

DDS‘de selenit ve selenat adsorpsiyonunda denge zamanlarını belirlemek için, Isp 1 

DK, Kula 1 DK, AAKÇ partikülleri ve geotit kullanılarak, zamana bağlı adsorpsiyon 

testleri yürütülmüĢtür (ġekil 4.2). Demir oksit yüzeylerde ve AAKÇ‘de selenit 

adsorpsiyonunun birinci derece adsorpsiyon kinetiklerine uyumlu olarak çok hızlı 

olduğu tespit edilmiĢtir. Demir oksit ile kaplı pomza (Isp 1 DK) ve AAKÇ 

partikülleri için 15 dakika gibi kısa sürelerde % 98‘den fazla selenit giderim 

verimleri elde edilmiĢtir (baĢlangıç Se konsantrasyonu: 1000 μg/L). 1 saatlik 

adsorpsiyon zamanından sonra, Isp 1 DK, Kula 1 DK, AAKÇ ve geotit partikülleri 

için sırasıyla % 99; 72; 99; ve 78 selenit giderim verimleri elde edilmiĢtir. Kula 1 DK 

için 20 saat sonra yaklaĢık % 80 selenit giderim verimi sağlamıĢtır. Benzer Ģekilde 

20 saat sonra geotit partikülleri için selenit giderim verimi yaklaĢık % 90‘dır. Demir 

oksit kaplı granül aktif karbonun 6 saat içinde yüksek derecede selenit giderimi 

sağladığı ve daha sonraki izoterm testlerinde denge zamanının 48 saat seçildiği rapor 

edilmiĢtir (Zhang., 2008). Duc vd. (2003), daha da hızlı adsorpsiyon kinetikleri 

bulmuĢlardır ve demir oksit partiküller ile selenit ve selenat giderimi için 5 dakikalık 

bir denge zamanı belirtmiĢlerdir. Ancak daha sonraki izoterm testleri için 24 saatlik 

bir süre seçmiĢlerdir.  

 

Selenit giderimine benzer Ģekilde selenat giderimi de birinci derece adsorpsiyon 

kinetiklerine uyumludur. Isp 1 DK ve AAKÇ partikülleri kullanılarak 

gerçekleĢtirilen selenat adsorpsiyonunun da çok hızlı olduğu gözlemlenmiĢtir (ġekil 

4.2.). Bu partiküller ile 15 dakika içinde % 98‘den fazla selenat giderimi 

gözlenmiĢtir. Ancak Kula 1 DK ve geotit partikülleri için zamana bağlı selenat 

giderimi, selenite göre daha düĢüktür. Daha büyük boyuttaki selenat anyonlarının 

giderimi, yapısal boyut ayırma etkisi yüzünden sınırlıdır. Lo ve Chen (1997) demir 

oksit kaplı kum ile selenit ve selenat giderimi için dengeye yaklaĢık 10 dakikada 

ulaĢmıĢtır. Ancak izoterm testleri için adsorpsiyon 3 saatte sürdürülmüĢtür. Bu 

çalıĢmada, selenit ve selenat kinetik dataları için yukarıdaki tartıĢmalara ve literatür 

bilgilerine dayanarak daha sonraki selenit ve selenat izoterm testleri için 24 saatlik 

bir adsorpsiyon denge zamanı seçilmiĢtir. Bu yol, yeterli denge zamanını sağlamak 

açısından güven aralığında kalmak amacıyla izlenmiĢtir. 
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ġekil 4.2. Selenit (A) ve selenat (B) adsorpsiyon kinetik testleri (BaĢlangıç hedef Se 

konsantrasyonu: 1000 μg/L, adsorbent dozu: 6 g/L, pH: 7,5±0,1) 
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Kinetik testlerin ardından adsorpsiyon izoterm testleri yapılmıĢtır. ġekil 4.3, test 

edilen partiküller ile selenit ve selenat giderimlerini göstermektedir. Orijinal 

(kaplanmamıĢ) pomza ve volkanik cüruf partikülleri, düĢük selenit ve selenat 

giderimleri sağlamıĢtır. En yüksek pomza/cüruf dozunda (10 g/L) yaklaĢık % 10-20 

Se giderimleri gözlenmiĢtir. ÇC‘de selenit ve selenat giderim verimleri düĢüktür. Bu 

durum, ÇC‘nin düĢük BET yüzey alanına sahip olması ile açıklanabilir. Doğal 

pomza/cüruf partiküllerinin demir oksit ile kaplanması önemli bir Ģekilde selenit ve 

selenat giderimini artırmıĢtır. Örneğin, 1 g/L dozunda kaplı Isp pomzasının (Isp 1 

DK) en küçük tane boyut fraksiyonu (<63 μm) ile çıkıĢ suyunda 5 μg/L‘den daha az 

selenyum konsantrasyonunu sağlanarak yaklaĢık % 99 selenit giderimi elde 

edilmiĢtir. Kaplı volkanik cüruf partikülleri çok daha yüksek dozlar gerektirerek bu 

partikül ile 10 g/L dozunda % 82 selenit giderim verimi elde edilmiĢtir. Saf demir 

oksit partikülleri (geotit ve hematit) benzer selenit ve selenat giderim trendleri 

sergilemiĢtir. 4 g/L adsorbent dozunda, geotit ve hematit sırasıyla % 90 ve % 95 

selenit giderimleri sağlamıĢtır. Demir oksit yüzeylerde sülfat, fosfat ve DOM 

fraksiyonlarının adsorpsiyonuna benzer olarak, demir oksit yüzeylerde selenit/selenat 

anyonlarının ana adsorpsiyon mekanizması, demir oksit yüzeyler üzerindeki –OH 

gruplarının Se anyonları ile yer değiĢtirdiği güçlü yüzey kompleksleĢme ligand 

değiĢim reaksiyonları ile tanımlanabilmektedir (Lai vd., 2002; KitiĢ vd., 2007; 

Masschelyn ve Patrick, 1993; Gu vd., 1994). Anyonik Se türleri ile demir oksit 

yüzeylerdeki FeOH2 
+
 ya da FeOH‘den yüzeye-koordineli H2O ya da OH

-
 gruplarının 

yer değiĢtirmesi, site spesifik adsorpsiyonu ile sonuçlanabilmektedir. Yüzey 

kompleksleĢme ligand değiĢim reaksiyonları, kaplanmamıĢ pomza/cüruf partikülleri 

ile Se giderimden kısmen sorumlu olabilmektedir.  

Isp 1 DK‘ye benzer Ģekilde, AAKÇ de selenit giderimi için çok etkilidir. 2 g/L dozda 

AAKÇ ile 10 μg/L‘den daha az çıkıĢ Se konsantrasyonu ile sonuçlanarak % 99‘dan 

fazla selenit giderim verimi elde edilmiĢtir. Diğer taraftan OKÇ en yüksek dozlarda 

bile yaklaĢık % 20 selenit giderim verimleri sağlamıĢtır. Bu sonuç, OKÇ ve Isp 1 

DK‘nin yüzey alanları ve demir içerikleri benzer olduğu için ilginçtir. OKÇ 

partiküllerinin asit ile aktivasyonundan sonra artan iyon adsorpsiyonu literatürde 

belirtilmiĢtir (Pradhan vd., 1999; Çengeloğlu vd., 2002). Genç-Fuhrman vd. (2003), 

OKÇ partiküllerinin kombine asit ve ısı muamelesinden sonra arsenat gideriminin 

arttığını bulmuĢlardır. Altundoğan vd. (2002), OKÇ‘nin asit ile muamelesinden sonra 
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As(III) gideriminin % 65‘ten % 88‘e arttığını rapor etmiĢlerdir. Önceki kısımda da 

tartıĢıldığı gibi, asit/ısı muamelesi ile daha büyük iç ve dıĢ yüzey alanı ile daha 

mikroporoz bir kırmızı çamur elde edilmiĢtir (BET yüzey alanı 10 m
2
/g‘den 266 

m
2
/g‘e artmıĢtır). Bu yüzden AAKÇ ile artan selenit giderimleri bu bulgularla 

açıklanabilir. Genel bir trend olarak, test edilen partiküller ile selenat giderimleri, 

kinetik testlerle de tutarlı olarak selenit gideriminden düĢüktür (ġekil 4.3). Örneğin 

Isp 1 DK ile 1 g/L dozda yaklaĢık % 99 selenit giderimi elde edilirken, bu 

seviyelerde selenat giderimi daha yüksek dozlarda sağlanabilmiĢtir (4 g/L). Benzer 

Ģekilde 2 g/L dozunda AAKÇ ile % 99‘dan fazla selenit giderimi elde edilirken, aynı 

dozda % 80 selenat giderim verimi bulunmuĢtur. DDS‘de selenit ve selenat 

adsorpsiyon testleri, aynı deneysel Ģartlarda yürütülmüĢtür (sabit konsantrasyonlar, 

dozlar, pH gibi). Bu yüzden, selenit ve selenatın sonuçları doğrudan diğer faktörlerin 

etkisi olmadan karĢılaĢtırılabilir. Önceden de tartıĢıldığı gibi, boyut ayırma etkisi, 

selenit ile karĢılaĢtırıldığında selenat giderimin daha düĢük olmasını açıklayan ana 

sebeptir. Daha küçük boyuttaki selenit anyonları sorbentteki iç mikroporlara 

girebilirken, selenat bu iç porların bir kısmının dıĢında kalabilir. Bu yüzden, mevcut 

demir oksit kaplı sorpsiyon alanı selenat için daha düĢük olabilir. Selenat ile 

kıyaslandığında daha yüksek selenit giderimleri ve daha yüksek adsorpsiyon 

kapasiteleri literatürde de rapor edilmiĢtir (Duc vd., 2003; Han vd., 2011).  
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ġekil. 4.3. Test edilen partiküller ile DDS‘de selenit (A) ve selenat (B) adsorpsiyonu 

(BaĢlangıç hedef Se konsantrasyonu: 1000 μg/L, pH: 7,5±0,1).  

 

 

 

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

C
e

/C
o

Adsorbent Dozu (g/L)

Isp 1 DK

Isp 2 DK

Isp 3 DK

Kula 1 DK

Geotit

Hematit

AAKÇ

(A)

0,0

0,2

0,4

0,6

0,8

1,0

1,2

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10

C
e

/C
o

Adsorbent Dozu (g/L)

Isp 1 DK

Isp 2 DK

Isp 3 DK

Kula 1 DK

Geotit

Hematit

AAKÇ

(B)



 

99 

 

En yüksek adsorpsiyon kapasitesi genellikle Isp 1 DK ve AAKÇ partikülleri ile elde 

edilmiĢtir. Isp 1 DK ve AAKÇ partikülleri ile elde edilen maksimum selenit 

adsorpsiyon kapasiteleri sırasıyla 1,3 ve 6,3 mg Se/g adsorbent‘tir. Isp 1 DK ve 

AAKÇ partikülleri ile elde edilen maksimum selenat adsorpsiyon kapasiteleri ise 

sırasıyla 1,1 ve 3,1 mg Se/g adsorbent‘tir. Demir oksit kaplı granül aktif karbon için 

maksimum selenit adsorpsiyon kapasitesi 2,5 mg Se/g olarak belirtilmiĢtir (2000 

μg/L baĢlangıç Se konsantrasyonu) (Zhang vd., 2008a). Demir oksit kaplı kum için 

Lo ve Chen (1997) selenit ve selenat için adsorpsiyon kapasiteleri sırasıyla 1,34 ve 

1,10 mg Se/g olarak belirtilmiĢtir. Bu belirtilen değerler de Isp 1 DK ve AAKÇ 

partikülleri ile elde edilen değerler ile uyum içindedir. Isp 1 DK ve AAKÇ 

partiküller ile baĢarılan selenit ve selenat giderim verimleri, geotit ve hematit 

partiküller ile elde edilenlere benzer ve hatta daha yüksektir (Rovira vd., 2008; Duc 

vd., 2006). Granül aktif karbon ile elde edilenden (2,5 mg Se/g) daha yüksek olduğu 

belirlenen selenit ve selenat adsorpsiyon kapasitelerinden dolayı AAKÇ‘nin çok iyi 

Se giderim performansı dikkate değerdir. Selenit ve selenat giderim kinetikleri ve 

kapasitelerine dayanarak, test edilen adsorbentler Ģu Ģekilde sıralanabilir: AAKÇ> 

Isp 1 DK> Hematite> Goethite> Isp 2 DK> Kula 1 DK> Isp 3 DK> Isp 4 DK> Kula 

4 DK. Test edilen bütün partiküller ile elde edilen maksimum selenit ve selenat 

giderim verimleri de Çizelge 4.3‘te verilmiĢtir. Genel olarak, sentetik çözeltide 

selenit ve selenat giderimi için test edilen partiküller arasında en etkili adsorbentler 

AAKÇ ve Isp 1 DK‘dir. Bu bulgu, adsorbentlerin yüzeylerindeki daha fazla demir 

içeriği (daha fazla demir oksit kaplama) ve Se adsorpsiyonu için mevcut yüksek 

yüzey alanları ile açıklanabilir. Sentetik çözelti deneylerinin sonuçlarına dayanarak 

demir oksit kaplı doğal pomza ya da AAKÇ partiküllerinin kullanımı, içme suyu 

standartlarından (5-10 μg/L) daha az Se konsantrasyonlarının baĢarılabileceğini 

göstermektedir. Böyle düĢük seviyelere doğal sularda tipik olarak bulunan 

değerlerden daha yüksek olan 1000 μg/L baĢlangıç Se konsantrasyonunda 

baĢarıldığını da belirtmek gerekir.  
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Çizelge 4.3. Test edilen partiküllerin maksimum selenit ve selenat giderim 

verimlerinin kıyaslanması  

 

 
Selenit Selenat  

Adsorbentler % Giderim Verimi % Giderim Verimi 

Isp 1 DK 99 99 

Isp 2 DK 88 45 

Isp 3 DK 71 41 

Isp 4 DK 58 23 

Kula 1 DK 85 49 

Kula 4 DK 49 36 

Hematit  94 56 

Geotit 90 51 

AAKÇ 99 99 

ÇC 21 17 

 

Selenit ve selenat izoterm datalarını modelleme açısından lineer Freundlich, 

Freundlich‘in modifiye formu ve Langmuiri içeren çeĢitli izoterm modelleri 

değerlendirilmiĢtir. Freundlich izoterminin modifiye formunun (adsorbent dozu 

normalizeli) (EĢitlik 4.2) genellikle izoterm datalarına en iyi uyumu sağladığı 

bulunmuĢtur (regreasyon katsayıları, R
2
 0,88‘den 0,98‘e değiĢen).  

Freundlich izotermi: 

qe = KFCe
n
    (Klasik)     (4.1) 

qe = KF(Ce/Do)
n
  (Modifiye edilmiĢ)    (4.2) 

 

qe: dengedeki adsorplanan Se miktarı (adsorbent kütlesine normalize edilmiĢ),  

Ce: çözelti fazındaki denge Se konsantrasyonu),  

KF: Freundlich parametresi,  

n: adsorbentteki enerji bölgelerinin dağılımı ve adsorpsiyon itici kuvvetinin 

büyüklüğü ile ilgili logaritmik bir terim,  

Do: adsorbent dozu.  
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Test edilen adsorbentlerin farklı yüzey alanlarını hesaplamak için, yüzey alanı 

normalize edilmiĢ Freundlich KF ve n parametreleri belirlenmiĢtir. Selenit ve selenat 

anyonlarının iyonik (termokimyasal) çapı, sırasıyla 2,39 ve 2,49 Angstrom olarak 

belirtilmiĢtir (Vlaev vd., 2006; Cramer ve Buscher, 1998). Tam olarak hidratlı selenit 

anyonunun çapı 6,7 Angstrom olarak tahmin edilmektedir (Papelis vd., 1995). Test 

edilen partiküllerin yüzey alanı ve por analizleri, adsorpsiyon ortalama por 

geniĢliğinin selenit/selenatın moleküler büyüklüğünden daha büyük değerlerde olan 

44 ve 184 Angstrom arasında değiĢtiğini göstermiĢtir. Por büyüklük dağılımına 

dayanarak mikroporoz yüzey alanının çoğunluğu (>% 95) yaklaĢık 15 Angstrom por 

büyüklüğünden daha büyük porlardır. Bu yüzden partiküllerdeki tüm BET yüzey 

alanının selenat ve selenit adsorpsiyonunda eriĢilebilir olduğunu varsaymak için 

Freundlich izoterm model hesaplamalarının yüzey alanına normalize edilmesi 

makuldür.  

 

Sentetik çözeltide selenit ve selenat için Freundlich izoterm parametrelerinin 

modifiye formu Çizelge 4.4‘te verilmiĢtir. Test edilen bütün partiküller için tutarlı bir 

trend olarak, pomza/volkanik cüruf partiküllerin demir oksit ile kaplanması ve OKÇ 

partiküllerinin asit ile aktivasyonu, selenit ve selenat adsorpsiyonunun her ikisi için 

de doz normalizeli KF değerlerini arttırmıĢtır. Artan KF değerleri daha iyi 

adsorpsiyon kapasitesinin ve böylece daha fazla adsorbat tutulumunun bir 

göstergesidir. Kaplama ve asit ile aktivasyondan sonra artan KF değerleri, kaplama ya 

da asit aktivasyonundan sonra yüzde Se giderimlerinin artması ile de uyumludur. 

Test edilen kaplı pomza/cüruf partikülleri arasında en yüksek KF değeri (selenit ve 

selenatın her ikisi için de) kaplı Isp pomzasının en küçük boyut fraksiyonu (Isp 1 

DK) için bulunmuĢtur. Yüksek KF değerleri, aynı zamanda AAKÇ için de 

bulunmuĢtur (selenit: 1,30; selenat: 1,12). Maksimum adsorpsiyon kapasitesi 

datalarına benzer olarak, Isp 1 DK ve AAKÇ en yüksek doz normalizeli KF değerine 

sahiptir. Kaplı ya da asit aktiviteli partiküller için bulunan n değerleri selenit ve 

selenat için sırasıyla 0,13-0,55 ve 0,15-0,96‘dır. El-Shafey (2007) n değerlerini 

modifiye pirinç kabuğu ile selenat adsorpsiyonu için 0,42-0,48 bulmuĢtur. Zhang ve 

diğerleri (2008 b), modifiye kırmızı çamur ile arsenat adsorpsiyonu için 0,28-0,36 

bulmuĢtur. Demir oksit ile kaplama ya da asit muamelesinden sonra, selenit ve 

selenat izoterm uyumunun her ikisi için de daha düĢük n değerleri bulunmuĢtur. Bu 
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trend, geliĢmiĢ adsorpsiyon kapasitesi sayesinde azalan n değerleri ile iliĢkili olarak 

KF değerleri artacağı için beklenen bir durumdur. Yüzeyi modifiye edilmiĢ partiküller 

için yüzey alanı normalizeli izoterm hesaplarından elde edilen KF değerleri 

genellikle, orijinal partiküller için elde edilenlerden daha düĢüktür. Bu durum, 

adsorbent kütlesi baĢına Se adsorpsiyonunun artmasına rağmen yüzey alanı baĢına 

daha az miktarlardaki Se adsorpsiyonu ile sonuçlanan yüzey modifikasyonunun 

(kaplama ya da asit aktivasyonu) genellikle partikül yüzey alanını arttırması 

yüzündendir. Örneğin, AAKÇ adsorbent kütlesi bazında en yüksek KF değerine 

(selenit için) sahipken, yüzey alanı bazında KF değeri bütün partiküller arasında en 

düĢük olandır. Çünkü AAKÇ nispeten yüksek bir yüzey alanına sahiptir (266 m
2
/g).  
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4.1.3. Doğal Su Deneyleri 

 

Yüzeyi modifiyeli partiküllerde selenit ve selenatın adsorpsiyonu üzerine suda 

bulunan diğer bileĢenlerin etkisini değerlendirmek için (DOM, rekabetçi anyonlar 

gibi) doğal su izoterm testleri yapılmıĢtır. Yer altı suları ve yüzeysel sularda 

selenyum seviyeleri 0,06- 400 μg/L aralığında değiĢmektedir (Smith ve Westfall, 

1937; Scott ve Voegeli, 1961; Lindberg, 1968). Test edilen doğal sudaki selenyum 

konsantrasyonu deteksiyon limitlerine yakındır. Adsorpsiyon izoterm testlerinde 100 

μg/L selenyum konsantrasyonunda çalıĢılmıĢ ve doğal sudaki selenat ve selenit 

konsantasyonunu100 μg/L‘e ayarlamak için izoterm testlerinden önce hazırlanan ana 

stok çözeltiden selenat ve selenit eklenmiĢtir. Sentetik çözelti testlerinde yüksek Se 

giderimlerinden dolayı, doğal su izotermlerinde demir oksit kaplı Isp ve Kula pomza 

partikülleri ve OKÇ/AAKÇ partikülleri test edilmiĢtir. Doğal su testlerinden elde 

edilen selenit adsorpsiyon dataları ġekil 4.4.‘te gösterilmiĢtir. Sentetik su sonuçlarına 

benzer olarak, orijinal (kaplanmamıĢ) pomza/volkanik cüruf ve OKÇ partiküllerinin 

doğal sulardan selenit ve selenat giderim verimleri oldukça düĢüktür. Bu partiküller 

için 10 g/L‘lik en yüksek dozlarda bile, sadece % 20-30 oranlarında selenit ya da 

selenat giderimleri bulunmuĢtur. pH 8,9‘da elde edilen sonuçlara benzer Ģekilde, pH 

7,5‘te düĢük giderim verimleri gözlenmiĢtir. Sentetik su testlerinde gözlendiği gibi, 

Isp 1 DK ve AAKÇ doğal sulardan selenit gideriminde etkili adsorbentlerdir. 2 g/L 

adsorbent dozunda, doğal sularda Isp 1 DK ve AAKÇ sırasıyla yaklaĢık %80 ve %78 

selenit gidermiĢtir. Ancak bu giderimler sentetik çözelti testlerinde bulunan 

giderimlerden daha düĢüktür. Örneğin, sentetik çözelti testlerinde 2 g/L dozunda Isp 

1 DK ve AAKÇ partiküllerinin her ikisi de %99‘dan fazla selenit gidermiĢlerdir. 

Kaplı volkanik cüruf partikülleri ile selenit giderimi ise, sentetik çözelti tesleri ile 

mukayese edildiğinde doğal sularda yaklaĢık % 10-15 azalmıĢtır. Fakat bu 

azalmalara rağmen hâlâ bu partikül ile % 70 selenit giderimleri baĢarılabilmiĢtir.  
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ġekil 4.4. Doğal suda test edilen partiküllerle normalize edilmiĢ selenit giderimi (A) 

ve selenit adsorpsiyon izotermi (B). (BaĢlangıç hedef Se konsantrasyonu: 

100 μg/L, pH: 8,9±0,1. ) 
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Beklenildiği gibi, doğal sudaki azalan selenit ya da selenat giderimleri, esas olarak 

demir oksit adsorpsiyon yerleri için selenit ve diğer anyonlar (sülfat, fosfat, nitrat) ve 

DOM fraksiyonları (özellikle –OH içeren karboksilik ve aromatik gruplar gibi DOM 

türleri) arasındaki rekabet yüzündendir. Demir oksit bölgelerine bu bileĢenlerinin 

adsorpsiyonu esas olarak selenit ve selenat giderimini azaltır. Bu bulgu, azalan 

selenit/selenat adsorpsiyonunun sülfat, nitrat ve fosfatın rekabetçi etkileri yüzünden 

olduğunu rapor eden literatürle de tutarlıdır (Lo ve Chen, 1997; Goh ve Lim, 2004; 

Gonzalez, 2010). Doğal sularda selenit/selenat giderimleri azalmasına rağmen, Isp 1 

DK ve AAKÇ partikülleri ile suyun orijinal pH değerinde 10 μg/L‘den daha az çıkıĢ 

Se konsantrasyonu elde edilebilmiĢtir. Genel bir eğilim olarak, su matrisinde bulunan 

diğer bileĢenlerin olumsuz rekabetçi etkisi, selenat için selenitten daha belirgindir. 

Doğal sularda Isp 1 DK ve AAKÇ ile %90‘dan fazla selenit giderimleri gözlenirken 

maksimum selenat giderimleri yaklaĢık % 50 seviyelerindedir. Benzer Ģekilde 

sentetik su testlerinde, sülfat (Lo ve Chen, 1997; Gonzalez, 2010), fosfat (Goh ve 

Lim, 2004) ve nitratın (Gonzalez, 2010) rekabetçi etkiler yüzünden selenitten daha 

çok selenat adsorpsiyonunu azalttığı belirtilmiĢtir. Lo ve Chen (1997), sülfatın 

varlığında selenit ve selenat giderimlerindeki azalmanın sırasıyla % 20 ve % 90 

olduğunu belirtmiĢlerdir.  

 

Çizelge 4.5., doğal sudaki selenit giderimi için izoterm parametrelerini 

göstermektedir. Sentetik çözelti deneylerinde bulunduğu gibi, pomza/cüruf 

partiküllerinin demir oksit ile kaplanması ve OKÇ partiküllerinin asit ile aktivasyonu 

doğal su testlerindeki doz normalizeli KF değerlerini arttırmıĢ ve n değerlerini 

azaltmıĢtır. Diğer yandan, sentetik çözeltili izotermlerde elde edilenler ile 

karĢılaĢtırıldığında yüzeyi modifiyeli partiküller için en düĢük KF değerleri doğal su 

adsorpsiyon izotermlerinde bulunmuĢtur. Bu sonuç, doğal su testlerinde azalan 

Selenit giderimlerinin bulunması ile de uyumludur.  
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Çizelge 4.5. Doğal suda selenit için Freundlich izoterm parametrelerinin modifiye 

formu (8,9±0,1 doğal su pH değerinde). 

 

Adsorbent KF
a
 KF

b
 n

c
 R 

Orijinal (muamelesiz) partiküller 

   Isp 1 0,28 0,29 1,01 0,99 

OKÇ 0,23 0,19 0,93 0,99 

Kula 1 0,12 ─
 (d) 

0,95 0,94 

Modifiye (muameleli) partiküller 

Isp 1 DK 0,34 0,34 0,49 0,97 

AAKÇ 0,34 0,02 0,51 0,99 

Kula 1 DK 0,1 0,03 0,46 0,92 

 

a Doz-normalizeli Freundlich kapasite parametresi (mg Se/g adsorbent)
1-n

. 

b Yüzey alanı-normalizeli Freundlich kapasite parametresi (mg Se/m
2
 adsorbent)

1-n
. 

c Birimsiz. 

d Belirlenemedi. 

 

Selenit giderimi üzerine doğal su pH değerinin (7,5±0,1 ve 8,9±0,1) etkisi ġekil 

4.5.‘te gösterilmiĢtir. KaplanmamıĢ ve demir oksit kaplı cüruf partiküllerinin her ikisi 

için de, pH 8,9 ile mukayese edildiğinde, pH 7,5‘te daha yüksek Se giderimleri 

bulunmuĢtur. pH 7,5‘te yaklaĢık % 5-20 daha yüksek Se giderimleri gözlenmiĢtir. 

Örneğin pH 8,9‘da 3 g/L dozda yaklaĢık % 42 selenit giderimi elde edilirken, aynı 

dozda pH 7,5 değerinde % 62,5 selenit giderim verimi elde edilmiĢtir. Aynı zamanda 

Zhang ve diğerleri (2008a) ve Martinez ve diğerleri (2006) pH 8‘in üzerinde selenit 

ve selenat gideriminin azaldığını bulmuĢlardır. Se adsorpsiyonunun pH‘a bağlılığı 

diğer çalıĢmalarda da belirtilmektedir (Masschelyn ve Patrick, 1993). Se 

adsorpsiyonu üzerinde su pH‘ının etkisi demir oksit yüzeyler ve Se türleri arasındaki 

elektrostatik etkileĢimler ile açıklanabilir. Kula 1 DK partiküllerinin pHpzc değeri 

6‘dır (Çizelge 4.1.). YaklaĢık 6 civarındaki su pH‘ında bu partiküllerin yüzeyinin 

nötr olması beklenir. Diğer yandan 6‘nın üstüne su pH‘ının artmasıyla demir oksit 

yüzeylerdeki –OH grupları, yüzeyi baskın olarak negatif yüklü yaparak ayrıĢmaya 

baĢlar. Bu yüzden pH 8,9‘da demir oksit yüzeylerin pH 7,5‘ten daha çok negatif 
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yüklü olması beklenir. Selenit/selenat anyonları da negatif yüklü oldukları için, 

elektrostatik itme etkisi, Se giderimini azaltan özellikle daha yüksek pH değerlerinde 

baskın olmaktadır.  

 

 

 

ġekil 4.5. Normalize edilmiĢ selenit giderimleri üzerinde doğal su pH‘ının etkisi. 

(BaĢlangıç hedef Se konsantrasyonu: 100 μg/L, test edilen pH değerleri: 

7,5±0,1 ve 8,9±0,1.) 
 

ġekil 4.6. orijinal/demir kaplı volkanik cüruf ile selenit adsorpsiyonunu farklı pH 

değerlerinde farklı adsorbent dozlarının bir fonksiyonu olarak deneysel ve 

modellenmiĢ dataları özetlemektedir. Langmuir, Freundlich ve Freundlich modelinin 

modifiye formu deneysel izoterm datalarını değerlendirmek için uygulanmıĢtır. 

Freunlich izoterminin modifiye formunun (adsorbent dozu normalizeli) (EĢitlik 4.1) 

deneysel datalara en iyi uyumu sağladığı bulunmuĢtur. Bunun yanında deneysel 

datalar ve hesaplanan değerler arasındaki uyumluluk, 0,92‘den 0,99‘a değiĢen 

yüksek korelasyon katsayıları ile de kanıtlamaktadır (Çizelge 4.5.). En yüksek selenit 

adsorpsiyon kapasitesi Kula 1 DK partikülü ile pH 7,5 değerinde elde edilmiĢtir ve 

elde edilen maksimum adsorpsiyon kapasitesi pH 7,5 ve pH 8,9 için sırasıyla 0,279 

ve 0,240 mg Se/g adsorbenttir. Deneysel olarak belirlenen değerler ile (qdeneysel) 

hesaplanan adsorpsiyon kapasitesi (qfit) iki farklı pH değeri için de uyumluluk 
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göstermektedir. Benzer Ģekilde selenit giderimi için Fe-Mn oksit kullanan bir 

çalıĢmada pH değerinin 6‘dan pH 8‘e değiĢmesiyle maksimum adsorpsiyon 

kapasitesinin sırasıyla 28,96 mg/g‘dan 18,14 mg/g‘a azaldığı belirtilmiĢtir (Szlachta 

vd., 2012). Maksimum adsorpsiyon kapasiteleri ile uyumlu olarak Çizelge 4.6.‘da da 

görüldüğü gibi çözelti pH değerinin 8,9‘dan 7,5‘e azalması ile KF değerleri de 0,1 

den 0,215‘e artmaktadır (Çizelge 4.6.). KF değerleri de, düĢük pH değerinde selenit 

adsorpsiyon kapasitesinin artması gerçeğini yansıtarak, çözelti pH değerinin 8,9‘dan 

7,5‘e azalması ile 0,1 den 0,215‘e artmaktadır. Benzer Ģekilde Szlachta vd. (2012), 

selenit gideriminde pH değerinin 8‘den 6‘ya azalmasıyla KF izoterm sabitlerinin 

8,7‘den 15,49‘a arttığını bulmuĢlardır.  

 

 

 

ġekil 4.6. Farklı pH değerlerinde orijinal/demir kaplı cüruf partikülleri üzerine 

Freundlich modelinin modifiye formuna uyan selenit adsorpsiyon 

izotermleri. (BaĢlangıç hedef Se konsantrasyonu: 100 μg/L, test edilen 

pH değerleri: 7,5±0,1 ve 8,9±0,1). 
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Çizelge 4.6. Doğal suda iki farklı pH değerinde selenit için Freundlich izoterm 

parametrelerinin modifiye formu (pH:8,9±0,1 doğal su pH değerinde 

ve pH:7,5). 

 

pH KF
a
 n

b
 R 

pH Değeri= 8,9     

Kula 1 0,12 0,95 0,94 

Kula 1 DK 0,1 0,46 0,92 

pH Değeri= 7,5 

Kula 1 0,208 0,944 0,99 

Kula 1 DK 0,215 0,52 0,99 

 

a Doz-normalizeli Freundlich kapasite parametresi (mg Se/g adsorbent)
1-n

. 

b Birimsiz. 
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4.2. Orijinal ve yüzeyi modifiye edilmiĢ doğal ve atık partiküller kullanarak 

sentetik hümik asit çözeltisinden ve düĢük SUVA değerlerine sahip sulardan 

salt adsorpsiyonla DOM giderimi 

 

Doktora tez çalıĢması ikinci fazının ana amacı, sentetik hümik asit çözeltisinde ve 

düĢük SUVA değerlerine sahip doğal sularda orijinal/demir kaplı pomza, orijinal 

kırmızı çamur/asit aktiviteli çamur ve çelikhane cürufu kullanarak salt adsorpsiyonla 

DOM gideriminin araĢtırılmasıdır.  

 

Ġkinci fazın spesifik amaçları ise aĢağıda belirtilmiĢtir: 

 Yüzeyleri modifiye edilmiĢ partiküllerin kullanıldığı salt adsorpsiyon prosesinde 

denge zamanının tespit edilmesi 

 Yüzeyleri modifiye edilmiĢ partiküller kullanılarak salt adsorpsiyon prosesine 

adsorbent dozunun etkisinin belirlenmesi 

 Farklı yüzey karakteristiklerine sahip orijinal/demir kaplı pomza ve cüruf 

partiküllerinin DOM giderme etkinliklerinin kıyaslanması 

 DOM kaynağının DOM giderimi üzerine etkisinin belirlenmesi 

 Demir ile kaplı pomza, kırmızı çamur ve çelikhane cürufu partiküllerinin DOM 

giderme etkinliklerinin ticari ürünler olan geotit ve hematit gibi demir oksitler ile 

kıyaslanması 

 

4.2.1. Salt Adsorpsiyon Kinetik Deneyleri 

 

ġekil 4.7., yüzeyleri modifiye edilmiĢ partiküller ve geotit kullanılarak sentetik 

hümik asit çözeltisinden UV280 absorbans giderimini zamanın bir fonksiyonu olarak 

göstermektedir. Kinetik deneyler için sabit adsorbent dozlarında 1, 4, 8, 12, 24, 48, 

96, 120, 144 saatlik adsorpsiyon süreleri denenmiĢtir. Test edilen tüm partiküller ile 

temas süresinin artmasıyla DOM giderimi de artmakta ve 24 saat süre sonunda 

dengeye ulaĢmaktadır. OKÇ, Isp 1 DK, ÇC ve geotit partikülleri ile 24 saat süre 

sonunda elde edilen UV280 absorbans giderim verimleri sırasıyla % 45, 41, 80 ve 

66‘dır Elde edilen bu sonuçlar ıĢığında test edilen tüm partiküllerde 24 saatlik bir 

sürenin adsorpsiyon denge zamanına ulaĢmak için yeterli olduğu görülmüĢtür. Bu 

yüzden bütün kesikli izoterm deneylerinde 24 saatlik bir karıĢtırma süresi seçilmiĢtir. 
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Kaplan Bekaroğlu, (2010) çelikhane cürufu ve demir kaplı Isparta pomzası 

kullanarak yaptıkları DOM giderme çalıĢmalarında benzer Ģekilde bu iki partikül için 

de 24 saatlik denge süresinin yeterli olduğunu belirtmiĢlerdir. Tomba´cz vd. (2004) 

hematit ve magnetitle hümik asit adsorpsiyonunun 24 saatlik bir süre içinde dengeye 

ulaĢtığını belirtmiĢlerdir.  

 

 

 

ġekil 4.7. Sentetik hümik asit çözeltisinde salt adsorpsiyon kinetik testleri (Hümik 

asit çözeltisinin baĢlangıç UV280 absorbası ve ÇOK konsantrasyonu 

sırasıyla 0,291 cm
-1

 ve 3 mg/L, adsorbent dozu: 3 g/L, pH: 6,86 ±0,1, Isp 1 

DK: <63 μm tane boyut fraksiyonlu demir kaplı Isparta pomzası, ÇC: 

Çelikhane cürufu, OKÇ: Orijinal kırmızı çamur; Isp 1 DK: <63 μm tane 

boyut fraksiyonlu demir kaplı Isparta pomzası, ÇC: Çelikhane cürufu, 

OKÇ: Orijinal kırmızı çamur)  

 

Kinetik testlerin ardından hümik asit çözeltisinde adsorpsiyon izoterm testleri 

yürütülmüĢtür. ġekil 4.8., test edilen partiküller ile UV280 absorbans giderimlerini 

göstermektedir. OKÇ partikülleri ile 1 g/L dozunda % 45 UV280 absorbans giderim 

verimleri elde edilmiĢ bu dozdan sonra adsorbent miktarının artmasıyla giderim 

verimlerinde önemli bir artıĢ gözlenmemiĢtir. OKÇ partiküllerinin asit ile 

aktivasyonu sonucu elde edilen AAKÇ partikülü düĢük dozlarda düĢük UV280 

absorbans giderim verimleri elde edilmiĢtir. Bu partikül ile daha yüksek UV280 

absorbans giderimleri elde etmek için yüksek dozlar (10 g/L) gerekmektedir. Örneğin 
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1 g/L dozunda % 13 UV280 absorbans giderim verimleri elde edilirken 10 g /L 

adsorbent dozunda UV280 absorbansında % 70‘e yükselmiĢtir. Orijinal 

(kaplanmamıĢ) pomza partikülü ile en yüksek doz olan 10 g/L‘de yaklaĢık % 40 

UV280 absorbans giderim verimi elde edilmiĢtir. Doğal pomza partikülünün (Isp 1) 

demir oksitle kaplanmasının UV280 absorbans giderim verimlerini arttırdığı 

görülmektedir. Isp 1 DK partikülü ile hümik asit çözeltisinde maksimum % 58 UV280 

absorbans giderim verimi elde edilmiĢtir. Benzer Ģekilde KitiĢ vd. (2007) Isparta 

pomzasının aynı fraksiyonu ile hümik asit çözeltisinde % 80 UV absorbans giderim 

verimleri elde ettiklerini belirtmiĢlerdir. Bu datalara bakıldığında deneysel 

çalıĢmamızda elde edilen % 58 UV absorbans giderimi düĢüktür. Ancak farklı 

tarihlerde ve farklı bölgelerden alınan bu numunenin yüksek miktarda gang minerali 

içerdiği ve bu gang minerallerinin de giderim verimini düĢürdüğü açıktır. 

ZengileĢtirilmiĢ bir Isparta pomzası kullanılarak KitiĢ vd. (2007) elde ettikleri sonuca 

ulaĢılabileceği göz ardı edilmemelidir.  

 

ÇC partikülleri ile salt adsorpsiyon sonrasında yüksek UV280 absorbans giderim 

verimleri elde edilmiĢtir. ÇÇ partikülleri ile elde edilen maksimum UV280 absorbans 

giderim verimi % 86‘dır (10 g/L dozunda). Ancak adsorpsiyon sonrası ölçülen pH 

değerlerinin oldukça yüksek olduğu görülmüĢtür (pH değerleri 9-11 arasında). 

Bunun sebebi cüruf içeriğindeki serbest CaO‘nin su ile reaksiyonu sonucu bazik 

metal hidroksitlerin oluĢmasıdır. Bu yüzden de adsorpsiyon sonrası iletkenlik ve 

alkalinite değerleri artmıĢtır. Benzer Ģekilde Kaplan Bekaroğlu, (2010) <180μm 

fraksiyonuna sahip 10 g/L çelikhane cürufu kullanımında adsorpsiyon sonrası 

iletkenlik ve alkalinite değerlerinin sırasıyla 940 μS/cm ve 240 mg CaCO3/L 

olduğunu belirtmiĢtir.  

 

Hematit ve geotit demiroksitleri beklenildiği gibi DOM gideriminde etkili 

adsorbentlerdir. 6 g/L adsorbent dozunda, geotit ve hematit sırasıyla % 86 ve % 93 

UV280 absorbans giderim verimleri sağlamıĢtır.  
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ġekil 4.8. Hümik asit çözeltisinde test edilen partikül dozlarının UV280 absorbans 

giderimi üzerine etkisi (pH: 6,86±0,1).  
 

Test edilen tüm partiküller için ÇOK giderim verimleri de UV absorbans giderim 

verimleri ile uyumlu olarak benzer bir trend sergilemiĢtir (ġekil 4.9). Orijinal pomza 

partikülü en yüksek dozda bile (10 gr/L) ÇOK‘un % 28‘ini gidermiĢtir. Orijinal 

pomza partikülü % 17,30 Al2O3, % 3,28 Fe2O3 ve % 0,4 TiO2 içermektedir ve bu metal 

oksitler orijinal pomzanın DOM gideriminde etkili olmasını sağlamaktadır. Orijinal 

pomzanın demir oksitle kaplanması UV absorbans giderim sonuçları ile de uyumlu 

olarak ÇOK giderim verimlerini de artırmıĢtır. Örneğin 6 g/L dozunda orijinal pomza 

ile % 18 ÇOK giderim verimi sağlanırken demir kaplı pomza ile (Isp 1 DK) % 38 

ÇOK giderim verimi elde edilmiĢtir. Isp 1 DK ile elde edilen maksimum ÇOK 

giderim verimi % 40‘tır. OKÇ partikülleri ÇOK giderim veriminde etkisiz olup 1 g/L 

adsorbent dozundan sonra doz miktarının artması ÇOK giderim verimini önemli bir 

Ģekilde etkilememiĢtir. OKÇ partiküllerinin asit ile aktivasyonu elde edilen AAKÇ 

partikülleri ise düĢük dozlarda OKÇ partiküllerine benzer Ģekilde ÇOK gideriminde 

etkisizdir. Ancak 10 g/L gibi yüksek bir dozda pik yaparak ÇOK giderim verimini 

%34‘ e yükseltmiĢtir. ÇC partikülleri UV absorbans gideriminde olduğu kadar ÇOK 

gideriminde de etkilidir. Bu partiküller ile 3 g/L dozunda % 75 ÇOK giderimi elde 

edilmiĢtir. ÇOK gideriminde etkili olan diğer partiküller hematit ve geotit 
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partikülleridir. Bu partiküller ile de 6 g/L adsorbent dozunda sırasıyla % 75 ve % 70 

ÇOK giderim verimleri elde edilmiĢtir. UV280 absorbansı ve DOM giderme 

verimlerine dayanarak test edilen partiküllerin salt adsorpsiyon prosesindeki 

etkinlikleri Ģu Ģekilde sıralanabilir: ÇC > Hematit > Geotit > Isp 1 DK > AAKÇ> 

OKÇ > Isp 1.  

 

Test edilen tüm partiküllerde genel bir trend olarak UV absorbans giderim verimleri 

ÇOK giderim verimleri ile tutarlıdır. Ancak DOM, UV absorbans olarak 

ölçüldüğünde ÇOK olarak ölçüldüğünden daha yüksek giderim verimleri elde 

edilmiĢtir. Matilainen ve Sillanpää, (2010) literatürdeki pek çok çalıĢmada da benzer 

sonuçların elde edildiğini belirtmiĢtir. UV absorbans değeri 254 ve 280 nm‘de 

DOM‘un aromatik yapısı hakkında bilgi verdiğinden dolayı demir oksitlerin tercihen 

DOM‘un hidrofobik kısmını giderdiğini söylemek mümkündür. Bu durum da DYÜ 

oluĢumundan sorumlu olan hidrofobik kısımların giderilmesi açısından bir 

avantajdır. 
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ġekil. 4.9. Hümik asit çözeltisinde test edilen partikül dozlarının ÇOK giderimi 

üzerine etkisi pH: 6,8±0,1.  

 

Alüminyum oksit ya da demir oksitlerin yüzeylerinde DOM adsorpsiyon 

mekanizması çoğunlukla ligand değiĢim mekanizması ile karakterize edilmektedir 

(Gu vd., 1994; Yoon vd., 2004; Janot vd., 2012; Saidy vd., 2013; Rahman vd., 2013; 

Zhou vd., 2014; 2015). Ligand değiĢim reaksiyonlarının genellikle, organik 

ligandların (DOM) karboksil veya hidroksil fonksiyonel gruplarının demir oksit 

yüzeylere koordine edilmiĢ (Fe−OH2
−
 ya da Fe−OH gruplarındaki) H2O ve OH

−
‘nin 

yer değiĢtirmesi ile meydana geldiği kabul edilmektedir (Gu vd., 1994; Park vd., 

2015). 

 

Ligand değiĢimi ile hümik maddelerin sorpsiyonunun aĢağıdaki sırayla meydana 

geldiği varsayılmaktadır (Ferris ve Jepson, 1975; Rand ve Melton, 1975; Yates, 

1975; Parfitt vd., 1977; Sposito, 1984; Klute, 1986., Zachara vd., 1989; Zhang vd., 

1989; Liang ve Morgan, 1990; Murphy vd., 1990).  

 

SOH + H
+
 ↔ SOH2

+
        (4.3) 

SOH2
+
 + Hu-C(O)O

-
 ↔ SOH2

+
O

-
C(O)-Hu     (4.4) 

SOH2
+
O

-
C(O)-Hu ↔ SOC(O)-Hu + H20     (4.5) 
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Burada SOH adsorbent yüzeyindeki yüzey hidroksil grupları ve Hu-COO- ise hümik 

karboksil grupları temsil etmektedir. Bu prosesin ilk adımı yüzey hidroksil 

gruplarının daha değiĢtirebilir hale geldiği protonasyon adımıdır (EĢitlik 4.3). 

Protonasyon adımı sorpsiyonun pH‘a bağlılığından kısmen sorumludur. Hümik 

karboksil grupları daha sonra protonlanmıĢ hidroksil grupları ile dıĢ-siper yüzey 

kompleksi oluĢturmaktadır (EĢitlik 4.4). Son adımda ise ligand değiĢiminin (Hu-

COO- için OH2) iç-siper kompleksi oluĢturarak meydana geldiği kabul edilmiĢtir 

(EĢitlik 4.5). 

 

Illés ve Tombácz, (2004) ve Rahman vd. (2013)‘nin yaptıkları çalıĢmalar da bu 

bulguları kanıtlar niteliktedir. Rahman vd. (2013) FTIR spektra sonuçlarındaki 

değiĢimlere göre adsorpsiyon prosesinde karboksilat iyonu (─COO
─
), fenolik grup 

(─OH) ve karboksil gruplarının (─COOH) ligand değiĢim mekanizması ile iç-siper 

kompleksleĢmesi oluĢturarak demir oksit/hidroksitle ile reaksiyona girdiğini 

belirtmiĢlerdir. Illés ve Tombácz (2004) magnetit üzerine hümit asitin 

adsorpsiyonunda baskın etkileĢimin ligand değiĢim reaksiyonları ile olduğunu 

savunmuĢlardır. Zhou vd. (2015) orijinal hematit, magnetit, kuvars partiküllerinin 

FTIR spektra analizi ile karakterize etmiĢtir. Analiz sonuçları, fenolik hidroksil 

grupları, karboksil grupları ve karboksilat iyonlarının ligand değiĢimi ile dıĢ-siper ya 

da iç-siper kompleksleĢmesi oluĢturarak magnetit ve hematit partikülleri ile 

reaksiyona girdiğini göstermiĢtir.  
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ġekil 4.10. Hümik asit çözeltisinde test edilen partiküllerle DOM adsorpsiyon 

izotermi. (Hümik asit çözeltisinin baĢlangıç UV280 absorbası ve ÇOK 

konsantrasyonu sırasıyla 0,291 cm-1 ve 3 mg/L, reaksiyon süresi: 24 

saat, pH: 6,86 ±0,1) 

 

ġekil 4.10., hümik asit çözeltisinde test edilen partiküllerle DOM adsorpsiyon 

izotermini göstermektedir. DOM datalarını modelleme açısından lineer Freundlich, 

Freundlich‘in modifiye formu ve Langmuiri içeren çeĢitli izoterm modelleri 

değerlendirilmiĢtir. Freundlich izoterminin modifiye formunun (adsorbent dozu 

normalizeli) (EĢitlik 4.6) genellikle izoterm datalarına en iyi uyumu sağladığı 

bulunmuĢtur (regreasyon katsayıları, R
2
 0,79‘dan 0,97‘ye değiĢen).  

 

qe = KF(Ce/Do)
n
  (Modifiye edilmiĢ)    (4.6) 

 

log (Ce/Doz)‘ karĢı çizilen log qe grafiğinin eğim ve kesim noktasından sırasıyla n 

ve KF sabitleri hesaplanmıĢtır. Çizelge 4.7., hümik asit çözeltisinde test edilen 

partiküllerin DOM adsorpsiyonu için belirlenen doza göre normalize edilmiĢ 

modifiye Freundlich izoterm parametrelerini vermektedir. Orijinal pomza ve AAKÇ 

partikülleri DOM giderimi için etkisizdir. Bu durum KF parametresi değerlerine 

yansımıĢ en düĢük KF değerleri bu partiküller için belirlenmiĢtir. Ancak orijinal 

pomza partiküllerinin demir oksit ile kaplanması KF değerlerini arttırmıĢ n 
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değerlerini azaltmıĢtır. Artan KF değerleri daha iyi adsorpsiyon kapasitesinin bir 

göstergesidir. Kaplamadan sonra artan KF değerleri, kaplamadan sonra ÇOK giderim 

verimlerinin artması ile de uyumludur (ġekil 4.9). Benzer Ģekilde hümik asit 

adsorpsiyonunda orijinal pomza ve demir kaplı partikülleri için hesaplanan KF 

değerleri, sırasıyla 0,43 ve 1,11‘dir (KitiĢ vd., 2007). Test edilen tüm partiküller için 

belirlenen KF değerleri incelendiğinde en yüksek KF değeri ÇC için hesaplanmıĢtır 

(KF= 1,099). Bu sonuç en yüksek ÇOK giderim verimin (% 75) ÇC ile elde edilmesi 

ile de uyumluluk göstermektedir. Literatürde çelikhane cürufu ile DOM giderimi için 

bulunan KF değerleri 0,731-1,134‘tür (Kaplan Bekaroğlu, 2010). Beklenildiği gibi 

hematit ve geotit demir oksitleri DOM gideriminde etkili partiküller olup, bu 

partiküler de yüksek KF değerlerine sahiptir.  

 

Çizelge 4.7. Test edilen partiküllerle DOM adsorpsiyonu için hesaplanan modifiye 

Freundlich izoterm parametreleri 

 

Adsorbent Tipi KF
a
 n

b 
 R 

Orijinal (muamelesiz) partiküller 

Isp 1 0,112 0,596 0,977 

ÇC 1,099 0,49 0,794 

OKÇ       

Geotit 0,638 0,563 0,961 

Hematit 0,764 0,394 0,864 

Modifiye (muameleli) partiküller 

Isp 1 DK 0,362 0,572 0,993 

AAKÇ 0,242 0,760 0,961 

 

a Doz-normalizeli Freundlich kapasite parametresi (mg ÇOK /g adsorbent)
1-n

. 

b Birimsiz. 

 

4.2.2. Doğal Su Deneyleri 

 

ġekil 4.11., demir kaplı Isparta pomzası ile sentetik hümik asit çözeltisinden ve 

düĢük SUVA değerine sahip olan Isparta içme suyu kaynağından DOM giderim 

verimlerinin kıyaslanmasını göstermektedir. Görüldüğü gibi demir kaplı Isparta 
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pomzası kullanarak gerçekleĢtirilen salt adsorpsiyon prosesi Isparta içme suyu 

kaynağından DOM gideriminde etkisizdir. Isparta içme suyu kaynağının SUVA 

değeri 0,7 L/mg ÇOK.m olup düĢük SUVA değerine sahiptir. SUVA değeri suyun 

hidrofilik ve hidrofobik açıdan kompozisyonunu tanımlamaktadır ve SUVA değerleri 

3 L/mg ÇOK.m‘den düĢük olduğunda DOM‘un çoğunlukla hidrofilik kısımdan 

oluĢtuğunu göstermektedir. Dolayısıyla düĢük SUVA değerine sahip olan Isparta 

içme suyu kaynağındaki DOM‘un hidrofilik karakterde olduğunu söylemek 

mümkündür. Demir oksit yüzeylerin de tercihen hidrofobik kısımları gidererek etkili 

olduğu düĢünüldüğünde düĢük SUVA değerine sahip sularda etkili olmaması 

beklenen bir durumdur.  

 

 
 

ġekil 4.11. Demir kaplı Isparta pomzası ile sentetik hümik asit çözeltisinden ve 

düĢük SUVA değerine sahip Isparta içme suyu kaynağından adsorpsiyon 

prosesi ile DOM giderme verimlerinin karĢılaĢtırılması (Demir kaplı 

Isparta pomzası < 63 μm; Isparta: Isparta içme suyu kaynağı) 
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4.3. Orijinal ve yüzeyi modifiye edilmiĢ doğal ve atık partiküller kullanarak 

sentetik hümik asit çözeltisinden ve düĢük SUVA değerlerine sahip sulardan 

DOM’un katalilik hidrojen peroksit oksidasyonu ile giderimi 

  

Doktora tez çalıĢması üçüncü fazının ana amacı, hidrojen peroksit ve heterojen 

katalizör olarak orijinal/demir kaplı pomza/cüruf partikülleri, orijinal/asit aktiviteli 

kırmızı çamur, çelikhane cürufu, ticari geotit ve hematit kullanılarak sulardan 

DOM‘un oksidatif gideriminin araĢtırılmasıdır. Üçüncü fazın spesifik amaçları ise 

aĢağıda belirtilmiĢtir: 

 

 Hidrojen peroksit ve heterojen katalizör (demir kaplı pomza partikülleri ve 

orijinal/asit aktiviteli kırmızı çamur, çelikhane cürufu, ticari geotit ve hematit) 

kullanılarak doğal sulardan ve model hümik asit çözeltisinden DOM‘un katalitik 

oksidatif gideriminin araĢtırılması, 

 Doğal pomza türünün/kaynağının, pomza partikül büyüklüğünün, hidrojen peroksit 

ve pomza dozlarının, pomza yüzey kimyasının ve radikal yakalayıcı varlığının 

katalitik oksidasyonla DOM giderimine olan etkilerinin tayin edilmesi, 

 Katalizör eklenmeden salt hidrojen peroksit oksidasyonu ve katalizör (demir kaplı 

pomza partikülleri ve orijinal/asit aktiviteli kırmızı çamur, çelikhane cürufu, ticari 

geotit ve hematit) ve hidrojen peroksit ilavesiyle (katalitik oksidasyon+adsorpsiyon) 

DOM giderimlerinin belirlenip bu iki prosesin birbirleriyle ve salt adsorpsiyon 

prosesiyle (üç proses) karĢılaĢtırılması, 
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4.3.1. Katalitik Hidrojen Peroksit Oksidasyonu  

 

Adsorpsiyon izoterm deneylerinde olduğu gibi katalitik oksidasyon deneyleri tam 

karıĢımlı kesikli reaktörlerde değiĢik katalizör ve hidrojen peroksit dozları 

uygulanarak yapılmıĢtır. Kinetik deneyler için sabit katalizör ve hidrojen peroksit 

dozlarında 4, 8, 12, 24, 36, 48, 72, 96, 120 ve 144 saatlik katalitik oksidasyon 

süreleri test edilmiĢtir. ġekil 4.12., DOM‘un katalitik H2O2 oksidasyonu için test 

edilen katalizörlerin zamana bağlı katalitik performansını göstermektedir. Test edilen 

tüm partiküller için 24 saatlik oksidasyon süresinden sonra DOM oksidasyonunda 

(UV280 ve ÇOK olarak ölçülen) değiĢiklik olmadığı gözlenmiĢtir. Örneğin Isp 1 DK 

partikülü için 24 saat süre sonunda % 57 UV280 absorbans giderim verimi elde 

edilirken 48 saat süre sonunda elde edilen UV280 absorbans giderim verimi % 59‘dur. 

Bu yüzden kesikli deneylerde reaksiyon süresi olarak tüm test edilen partiküller için 

24 saat seçilmiĢtir.  

 

 

 

ġekil 4.12. ÇeĢitli katalizörlerin ve hidrojen peroksitin birlikte kullanıldığı katalitik 

H2O2 oksidasyon kinetiği (H2O2 dozu:300 mg/L, katalizör dozu: 3 g/L, 

HA çözeltisinin baĢlangıç UV280 absorbansı ve ÇOK konsantrasyonları 

sırası ile 0,287 cm
-1

 ve 3 mg/L, Isp 1 DK: <63 μm tane boyut fraksiyonlu 

demir kaplı Isparta pomzası, ÇC: Çelikhane cürufu, OKÇ: Orijinal 

kırmızı çamur) 
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ġekil 4.13‘te görüldüğü gibi salt hidrojen peroksit oksidasyonu ile elde edilen DOM 

giderim verimleri çok düĢüktür. Salt hidrojen peroksitin birçok organik maddenin 

oksidasyonu için etkili bir oksidant olmadığı bilinmektedir (Huang ve Huang, 2008). 

Hümik asit çözeltisi için salt hidrojen peroksit prosesi ile en yüksek hidrojen peroksit 

dozunda bile (1000 mg/L) sadece % 11 UV280 absorbans giderim verimi elde 

edilmiĢtir (ġekil 4.13). Benzer Ģekilde KitiĢ ve Kaplan (2007) tek baĢına hidrojen 

peroksit kullanımının hem doğal su hem de sentetik hümik asit çözeltisinden sadece 

% 7 UV absorbans ve ÇOK giderimi sağladığını ve Li vd. (2015) ise p-

kloronitrobenzenin (pCNB) gideriminde tek baĢına hidrojen peroksit kullanımı ile 

%10 pCNB giderim verimi elde ettiklerini belirtmiĢlerdir.  

 

Demir kaplı pomzanın hidrojen peroksit ile birlikte kullanılması DOM giderimini 

önemli derecede arttırmıĢtır (ġekil 4.13). Katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ile 

hem salt adsorpsiyon hem de salt hidrojen peroksit oksidasyonundan daha yüksek 

DOM giderim verimleri elde edilmiĢtir. Salt adsorpsiyon prosesi ile 3 g/L sabit 

kaplanmıĢ pomza dozunda elde edilen UV280 absorbans giderim verimi % 41 iken 

300 mg/L dozunda hidrojen peroksit ve 3 g/L dozunda kaplanmıĢ pomzanın birlikte 

kullanımı sonucunda % 56 UV280 absorbans giderim verimi sağlanmıĢtır. Demir kaplı 

pomza ve hidrojen peroksitin birlikte kullanılmasıyla elde edilen maksimum UV280 

absorbans giderim verimi ise %71‘dir (3 g/L demir kaplı pomza ve 1000 mg/L 

hidrojen peroksit dozlamasında). Elde edilen bu sonuçlar DOM‘un oksidatif 

gideriminde doğal pomzanın demir oksitle kaplanmasıyla güçlü oksidantların 

oluĢumunun teĢvik edildiğini göstermektedir. Demir kaplı pomza yüzeyindeki demir 

oksitler hidrojen peroksit bozunmasını artırarak OH
•
 radikalleri oluĢumunu 

sağlamakta ve böylece DOM giderim verimi de artmaktadır. Bir katalitik aktiviteden 

söz edilebilmesi için, katalizör varlığında hidrojen peroksit oksidasyonunun, salt 

hidrojen peroksit oksidasyonu ve katalizör yüzeyine salt adsorpsiyon proseslerinin 

toplamından daha yüksek olması gerekmektedir. Bu bağlamda Isp 1 DK pomza ile 

hidrojen peroksitin birlikte dozlanması ile elde edilen UV absorbans giderimleri, salt 

adsorpsiyon ve hidrojen peroksit oksidasyonunun bireysel performansından yüksek 

olduğu için bir katalitik aktiviteden söz edebilmek mümkündür.  
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ġekil 4.13. Demir kaplı Isparta pomzası ile salt adsorpsiyon, salt hidrojen peroksit ve 

hidrojen peroksit ve demir kaplı pomzanın birlikte kullanıldığı katalitik 

H2O2 oksidasyonu ile hümik asit çözeltisi için UV280 absorbans 

giderimi(<63 μm pomza fraksiyonu, pomza dozu: 3 g/L, sıcaklık:25°C, 

reaksiyon süresi: 24 saat, pH:6,86, DK: Demir kaplı)  

 

Katalitik oksidasyon prosesinde hem kaplanmıĢ pomza hem de hidrojen peroksit 

dozlarının artmasıyla DOM gideriminin de arttığı görülmektedir (ġekil 4.14). Sabit 

pomza dozunda, hidrojen peroksit dozu 50 mg/L‘den 1000 mg/L‘e arttırıldığında 

UV280 giderim verimi de artmaktadır. Daha yüksek hidrojen peroksit dozlarında daha 

fazla OH
•
 radikalleri üretildiğinden hidrojen peroksit dozunun artmasıyla giderim 

veriminin artması beklenen bir durumdur. Benzer gözlemler, Gurol ve Lin (2002), 

Kanel vd. (2004) ve Barreiro vd. (2007)‘nin demiroksitler kullanarak yaptıkları 

organik bileĢiklerin hidrojen peroksitli oksidasyonunda da tespit edilmiĢtir. Ayrıca 

H2O2/pomza (mg/mg) doz oranı arttığında, UV280 absorbans giderimi de artmaktadır 

(ġekil 4.15). ÇalıĢılan doz oranı 0,02 ila 20 aralığındadır. 0,33 H2O2/ kaplanmıĢ 

pomza (mg/mg) doz oranında (1000 mg/L hidrojen peroksit ve 3 g/L pomza) % 71 

UV280 absorbans giderim verimi sağlanmıĢtır. Daha düĢük hidrojen peroksit (300 

mg/L) ve pomza dozlarında (0,05 g/L) ( doz oranı 5,66) % 22 UV280 absorbans 

giderim verimleri elde edilmiĢtir. Ayrıca sabit hidrojen peroksit dozunda, demir kaplı 

pomza dozu arttıkça hidrojen peroksit tüketimi artmıĢtır (ġekil 4.16.). Bu durum 
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pomza dozunun artmasıyla pomza yüzeyindeki hidrojen peroksit ayrıĢmasının 

artarak hidroksil radikalleri oluĢturması ile iliĢkilidir. 

 

 

 

ġekil 4.14. Hümik asit çözeltisinde demir kaplanmıĢ Isparta pomzası ve hidrojen 

peroksit dozlarının UV280 absorbans giderimine etkisi (Isparta pomzası, 

<63 μm tane boyut fraksiyonu, pomza dozları g/L‘dir.) 
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ġekil 4.15. Hümik asit çözeltisinde H2O2/pomza (demir kaplı) doz oranlarının UV280 

absorbans giderimine etkisi (Isparta pomzası, <63 μm tane boyut 

fraksiyonu, pomza dozları g/L‘dir.) 

 

 

 

ġekil 4.16. Hümik asit çözeltisinde demir kaplanmıĢ Isparta pomzası ve hidrojen 

peroksit dozlarının, hidrojen peroksit talebine etkisi (Isparta pomzası, 

<63 μm tane boyut fraksiyonu) 
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ġekil 4.17, katalizör olarak çelikhane cürufunun kullanılmasının katalitik hidrojen 

peroksit oksidasyonundaki etkisini göstermektedir. Daha önce de belirtildiği gibi salt 

hidrojen peroksit oksidasyonunda elde edilen UV280 absorbans giderim verimleri % 

10 civarındadır. Çelikhane cürufu kullanılarak salt adsorpsiyon prosesi ile elde edilen 

UV280 absorbans giderim verimi ise % 58‘dir. Çelikhane cürufu ve hidrojen peroksit 

birlikte kullanıldıklarında DOM giderim verimini arttırmıĢtır. En yüksek hidrojen 

peroksit dozunda (1000 mg/L) 1 g/L çelikhane cürufu kullanılarak yürütülen katalitik 

hidrojen peroksit oksidasyonunda elde edilen maksimum UV280 absorbans verimi ise 

% 72‘dir. Test edilen çelikhane cürufu % 26,68 Fe2O3 içeriğine sahiptir. Elde edilen 

bu sonuçlar ıĢığında, çelikhane cürufunda mevcut demir oksitlerin, tıpkı demir kaplı 

pomza partiküllerinde olduğu gibi hidrojen peroksit dekompozisyonunu 

katalizleyerek güçlü radikaller oluĢturduğunu ve bu oluĢan radikaller sayesinde 

DOM gideriminin arttığını söylemek mümkündür.  

 

 

 

ġekil 4.17. Çelikhane cürufu ile salt adsorpsiyon, salt hidrojen peroksit ve hidrojen 

peroksit ve çelikhane cürufunun birlikte kullanıldığı katalitik oksidasyon 

prosesleri ile hümik asit çözeltisi için UV280 absorbans giderimi (250-

500 μm partikül fraksiyonu, katalizör dozu: 1 g/L, reaksiyon süresi: 24 

saat, pH:6,86) 
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ġekil 4.18. ise DOM gideriminde hidrojen peroksit ve çelikhane cürufu dozlarının 

etkisini göstermektedir. Hem çelikhane cürufu hem de hidrojen peroksit dozlarının 

artmasıyla birlikte UV280 absorbans giderim verimi de artmaktadır.  

 

 

ġekil 4.18. Hümik asit çözeltisinde çelikhane cürufu ve hidrojen peroksit dozlarının 

UV280 absorbans giderimine etkisi (Çelikhane cürufu, 250-500 µm tane 

boyut fraksiyonu) 

 

Diğer bir atık malzeme olan orijinal kırmızı çamurun hidrojen peroksit ile birlikte 

kullanılması DOM giderimini etkilememiĢtir. En yüksek hidrojen peroksit dozunda 

bile (1000 mg/L) elde edilen giderim verimleri salt adsorpsiyonla elde edilen giderim 

verimleri ile hemen hemen aynıdır. Elde edilen sonuçlar orijinal kırmızı çamurun 

DOM oksidasyonunu katalizlemediğini göstermiĢtir. Bu durumun DOM‘un 

kompleks yapısı ve kırmızı çamurun yüzey kimyasından kaynaklandığı 

düĢünülmektedir.  

 

ġekil 4.19, geotit/hematit üzerine salt adsorpsiyon, salt hidrojen peroksit oksidasyonu 

ve geotit/hematit ve hidrojen peroksitin birlikte kullanıldığı katalitik hidrojen 

peroksit oksidasyonunun hümik asit çözeltisi için UV280 absorbans giderim 

etkinliğini göstermektedir. Hidrojen peroksit ilave etmeksizin 1 g/L dozunda geotit 

ve hematit kullanılarak salt adsorpsiyon prosesi ile elde edilen UV280 absorbans 
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giderim verimi sırasıyla % 40 ve 45‘tir. Önceden de belirtildiği gibi salt hidrojen 

peroksit oksidasyonu DOM gideriminde etkili bir proses değildir. Ancak demir 

oksitlerin (geotit ya da hematit) ve hidrojen peroksitin birlikte kullanılmasıyla DOM 

giderimi önemli derecede artıĢ göstermiĢtir. Örneğin 1 g/L sabit geotit ve 300 mg/L 

hidrojen peroksitin birlikte kullanılmasıyla % 65 UV280 absorbans giderim verimi 

sağlanmıĢtır. Hatta geotit ve hidrojen peroksitin birlikte kullanıldığı katalitik 

oksidasyon prosesi ile elde edilen giderim verimleri, ayrı ayrı iki prosesin 

kullanılmasıyla (salt adsorpsiyon ve salt hidrojen peroksit oksidasyonu) elde edilen 

giderim verimlerinin toplamından yüksektir. Daha önce de belirtildiği gibi bu 

durumlarda katalitik aktiviteden söz etmek mümkündür. Benzer Ģekilde Li vd. (2015) 

tek baĢına geotit üzerine adsorpsiyon ile % 42 ve tek baĢına hidrojen peroksit 

oksidasyonu ile % 10 pCNB giderim verimi elde ederken heterojen Fenton benzeri 

proses ile (geotit+H2O2) % 80 pCNB giderimi sağladıklarını belirtmiĢlerdir. Benzer 

trendler hematitin katalizör olarak kullanıldığı hidrojen peroksit oksidasyonunda da 

görülmektedir.  

 

 

ġekil 4.19. Geotit ve Hematit ile salt adsorpsiyon, salt hidrojen peroksit ve hidrojen 

peroksit ve geotit/hematitin birlikte kullanıldığı katalitik oksidasyon 

prosesleri ile hümik asit çözeltisi için UV280 absorbans giderimi (Geotit 

partikül fraksiyonu 45-100 μm, hematit partikül fraksiyonu <5 μm, 

katalizör dozu: 1 g/L, reaksiyon süresi: 24 saat, pH:6,86) 
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Diğer kullanılan partiküllere benzer Ģekilde hidrojen peroksit ve geotit dozlarının da 

artmasıyla DOM giderim verimi önemli derece geliĢmiĢtir (ġekil 4.20.). Daha yüksek 

hidrojen peroksit dozlarında doğal organik maddeleri parçalamak için daha fazla OH
•
 

radikalleri oluĢacağından, daha yüksek UV280 giderim verimi sağlanmıĢtır (sabit 

geotit dozunda). Hidrojen peroksit 300 mg/L‘den fazla olduğunda UV absorbans 

gideriminde önemli bir fark (artıĢ) gözlenmemiĢtir. Benzer trendler hematit partikülü 

için de görülmektedir. Benzer Ģekilde Namkung vd. (2005) hidrojen peroksit 

dozunun artmasıyla toplam organik karbon gideriminin % 58‘e arttığını 

belirtmiĢlerdir.  

 

 

 

ġekil 4.20. Hümik asit çözeltisinde geotit ve hidrojen peroksit dozlarının UV280 

absorbans giderimine etkisi (Geotit, 45-100 µm tane boyut fraksiyonu) 

 

Test edilen tüm geotit dozlarında aynı trend gözlenerek H2O2/pomza (mg/mg) doz 

oranı arttığında, UV280 absorbans giderimi de artmaktadır (ġekil 4.21.). ÇalıĢılan doz 

oranı 0,02 ila 20 aralığındadır. 0,33 H2O2/ kaplanmıĢ pomza (mg/mg) doz oranında 

(1000 mg/L hidrojen peroksit ve 3 g/L pomza) % 78 UV280 absorbans giderim 

verimleri sağlanmıĢtır. Daha düĢük hidrojen peroksit (300 mg/L) ve geotit dozlarında 

(0,05 g/L) (doz oranı 5,88) % 36 UV280 absorbans giderim verimleri elde edilmiĢtir. 

Benzer trendler hematit partikülü için de görülmektedir.  
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ġekil 4.21. Hümik asit çözeltisinde H2O2/geotit doz oranlarının UV280 absorbans 

giderimine etkisi (Geotit 45-100 μm tane boyut fraksiyonu) 

 

Sabit hidrojen peroksit dozunda, geotit/hematit dozunun artmasıyla hidrojen peroksit 

tüketiminin de arttığı görülmektedir. (ġekil 4.22.) Geotit ve hematitin hidrojen 

peroksit talepleri karĢılaĢtırıldığında, geotit katalizli oksidasyonun daha fazla 

hidrojen peroksit tüketimi sergilediği görülmüĢtür. Hatta test edilen tüm hidrojen 

peroksit dozları için 0,2 g/L‘nin üzerinde geotit dozlamasından sonra (1 g/L ve 3 

g/L) dozlanan tüm hidrojen peroksitin tamamen tüketildiği görülmektedir. Benzer 

gözlemler, Huang vd. (2001) tarafından yapılan araĢtırmalarda da bulunmuĢtur. 

Hematitin katalitik 2-klorofenolün katalizlenmesinde daha yüksek aktivite 

sergilemesine karĢın hidrojen peroksit dekompozisyonunun katalitik aktivitesinin 

geotitte daha yüksek olduğunu belirtmiĢlerdir. 
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ġekil 4.22. Geotit (A) / hematit (B) ve hidrojen peroksit dozlarının, hidrojen peroksit 

talebine etkisi  

 

Test edilen tüm partiküller için, DOM giderimi açısından katalitik hidrojen peroksit 

oksidasyonunun (katalizör+H2O2), salt adsorpsiyon prosesi ve salt hidrojen peroksit 

oksidasyonundan daha etkili olduğu açık bir Ģekilde görülmektedir (ġekil 4.23.).  
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3 g/L dozunda orijinal pomza kullanılarak salt adsorpsiyon prosesinde elde edilen 

UV280 absorbans giderim verimi % 14‘tür. Orijinal pomza (3 g/L) ve hidrojen 

peroksit (1000 mg/L) birlikte kullanıldığında ise % 28 UV280 absorbans giderim 

verimi elde edilmiĢtir. Orijinal Isparta pomzası % 17,23 Al2O3, % 3,28 Fe2O3 ve % 

0,37 TiO2 içeriğine sahiptir ve tüm bu metal oksitlerin hidrojen peroksit bozunmasını 

katalizlediği ve sonuçta güçlü radikallerin oluĢtuğu bilinmektedir. Bu yüzden doğal 

pomzanın kendisi de güçlü bir katalizör olabilir. Orijinal pomzanın demir ile 

kaplanmasıyla ise elde edilen UV280 absorbans giderim verimleri neredeyse 3‘e 

katlamıĢtır (%71). Demir kaplı pomza ile elde edilen maksimum UV280 absorbans 

giderim verimi % 71‘dir (1000 mg/L hidrojen peroksit ve 3 g/L demir kaplı pomza 

dozunda). 

 

Hematit ve çelikhane cürufu partikülleri için salt adsorpsiyon prosesi ve katalitik 

hidrojen peroksit oksidasyonu verimleri kıyaslandığında bu partiküllerin DOM 

giderimini (UV280 absorbansı olarak ölçülen) kayda değer miktarda arttırmadığı 

gözlenmektedir. Bu durum hematit ve çelikhane cüruf partiküllerinin 3g/L dozunda 

salt adsorpsiyon prosesiyle zaten yüksek giderim verimleri elde edilmesinden 

kaynaklanmaktadır. Hematit ve çelikhane cürufu partikülleri kullanılarak salt 

adsorpsiyon ile elde edilen UV280 absorbans giderim verimleri sırasıyla % 84 ve 

78‘dir. Ancak daha düĢük dozlarda bu partiküllerin hidrojen peroksit oksidasyonunu 

katalizleme etkisi daha açık bir Ģekilde görülebilmektedir. Örneğin hematit partikülü 

ile 1 g/L dozda salt adsorpsiyon prosesi ile % 44 UV280 absorbans giderimi elde 

edilirken, 1 g/L dozunda hematit ile birlikte 300 mg/L hidrojen peroksit 

kullanıldığında % 60 UV280 absorbans giderim verimi sağlanmıĢtır. Benzer trendler 

çelikhane cürufu partikülü için de elde edilmiĢtir. Test edilen partiküllerin DOM 

giderimindeki katalitik aktivite sırası hematit > ÇC>geotit>Isp 1 DK>Isp 1‘dir. 

Bütün bu elde edilen sonuçlar ıĢığında demir kaplı pomzanın ticari demir oksitler 

kadar etkili olduğunu söylemek mümkündür. Benzer Ģekilde Matta vd. (2007) fenton 

benzeri reaksiyonlar ile 2,4,6-trinitrotolueni (TNT) okside etmek için pH 3‘te farklı 

demir mineralleri ve H2O2 kullanarak kinetik deneyler yapmıĢlardır. Elde ettikleri 

oksidasyon kinetik datalarına göre demir minerallerinin katalitik aktivitelerinin pirit 

> magnetit > demir hidrit >lepidokrosit > hematit > geotit sırasını takip ettiğini 

belirtmiĢlerdir. 
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Lee vd. (2006) hidrojen peroksit ile birlikte ticari geotit, hematit ve magnetit 

kullanarak fenolün oksidasyonunu çalıĢmıĢlardır. Katalizörlerin verimi 

magnetit≈hematit>geotit sırasını izlemiĢtir. 

 

 

 

ġekil 4.23. Salt hidrojen peroksit oksidasyonu ve test edilen partiküller ile katalitik 

hidrojen peroksit oksidasyonunun UV absorbans giderme etkinliği 

(Katalizör dozu: 3 g/L, reaksiyon süresi: 24 saat, pH:6,86) 

 

4.3.2. Katalitik Hidrojen Peroksit Oksidasyonuna Radikal Yakalayıcının Etkisi 

 

Demir kaplı pomza katalizli katalitik hidrojen peroksit oksidasyonunda OH
• 

radikallerinin oluĢumunu kanıtlamak için, deneyler güçlü bir radikal yakalayıcı olan 

tert bütanol ilave edilerek gerçekleĢtirilmiĢtir. 3 g/L sabit demir kaplı pomza dozunda 

katalitik hidrojen peroksit oksidasyonunda tert bütanol ilavesi ile DOM giderimi 

önemli Ģekilde azalmaktadır (ġekil 4.24.). 1000 mg/L hidrojen peroksit dozunda tert 

bütanol ilave edilmeksizin elde edilen UV280 absorbans giderim verimleri % 71 iken 

tert bütanol ilavesi ile giderim verimi % 48‘e düĢmüĢtür. Tüm hidrojen peroksit 

dozlarında tert bütanol ilavesi ile birlikte, giderim verimlerinin salt adsorpsiyonla 

elde edilen giderim verimlerine kadar düĢtüğü görülmektedir. Bu durum tert 
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bütanolün, oluĢan OH
•
 radikalleri ile reaksiyona girerek katalitik aktiviteyi inhibe 

ettiğini ve DOM gideriminde sadece adsorpsiyon mekanizmasının etkili olduğunu 

göstermektedir. Bu nedenle DOM‘un katalitik oksidasyonu sırasında OH
• 

radikallerinin üretildiği ve DOM gideriminde OH
•
 radikal mekanizmasının etkili 

olduğunu söylemek mümkündür. Ayrıca tert bütanolün katalitik aktiviteyi inhibe 

edici etkisi düĢük pomza dozlarında da görülmektedir (ġekil 4.25.). Önceki 

çalıĢmalar H2O2-demir oksit sistemlerinde organik maddeleri okside etmek için OH
•
 

radikallerinin üretildiğini göstermiĢtir (Kwan ve Voelker, 2003; Luo vd., 2010; Rossi 

vd., 2012; Wang vd., 2013). Lin vd. (2014), geotit katalizli Fenton benzeri 

oksidasyonda tert bütanol ilavesinin PCB degredasyonunu önemli Ģekilde azalttığını 

ve geotit katalizli Fenton benzeri oksidasyonunun hidroksil radikallerinin üretimi ile 

katalizlendiğini belirtmiĢlerdir.  

 

 

 

 

ġekil 4.24. Tert bütanol ilavesinin demir oksit kaplı pomza partikülü ve hidrojen 

peroksitin birlikte kullanıldığı katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu 

üzerine etkisi (Isparta pomzası, <63 μm tane boyut fraksiyonu, pomza 

dozu: 3 g/L) 
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ġekil 4.25. Tert bütanolün farklı pomza dozlarında katalitik hidrojen peroksit 

oksidasyonu üzerine etkisi (Isparta pomzası, <63 μm tane boyut 

fraksiyonu, tert bütanol konsantrasyonu= 10
-3

 M) 

 

ġekil 4.26., tert bütanol ilavesi edildikten sonra hidrojen peroksit oksidasyonunda 

pomza katalizörünün hidrojen peroksit talebini göstermektedir. Görüldüğü üzere tert 

bütanolün ilave edilmesi ile katalitik oksidasyon prosesindeki hidrojen peroksit 

tüketimi azalmıĢtır. Bu bulgular tert bütanol ilave edildikten sonra DOM gideriminin 

azalması ile de uyumludur. 
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ġekil 4.26. Tert bütanol ilavesi ile hidrojen peroksit oksidasyonunda pomza 

katalizörünün H2O2 talebi (Isparta pomzası, <63 μm tane boyut 

fraksiyonu, tert bütanol konsantrasyonu: 10
-3

 M) 

 

4.3.3. Doğal Su Deneyleri 

 

ÇeĢitli atık ve doğal malzemeler kullanarak düĢük SUVA değerine sahip sulardan 

DOM‘un katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ile giderimini test etmek için doğal 

su testleri yapılmıĢtır. Sentetik hümik asit çözeltisinde test edilen tüm partiküller 

doğal sulardan katalitik DOM gideriminde de test edilmiĢtir. Ancak sentetik hümik 

asit çözeltisinden yüksek DOM giderimi sağlayan bu partiküller ile Isparta içme suyu 

kaynağında düĢük DOM giderim verimleri elde edilmiĢtir (ġekil 4.27). Örneğin 3 g/L 

dozunda Isp 1 DK partikülü ve 300 mg/L hidrojen peroksitin kullanılmasıyla, 

sentetik hümik asit çözeltisinden % 56 UV280 absorbans giderim verimi elde 

edilirken doğal sudan sadece % 7 absorbans giderim verimi elde edilmiĢtir. Isp 1 DK 

partikülü ve hidrojen peroksitin birlikte kullanıldığı proseste maksimum elde edilen 

ÇOK ve UV280 absorbans giderim verimleri % 10‘un altında olup elde edilen bu 

giderim verimleri salt adsorpsiyon ve salt hidrojen peroksit ile elde edilen giderim 

verimleri ile aynıdır (ġekil 4.27).  
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Isparta içme suyu kaynağının SUVA değeri 0,7 L/mg ÇOK.m olup düĢük SUVA 

değerine sahiptir. SUVA değeri suyun hidrofilik ve hidrofobik açıdan 

kompozisyonunu tanımlamaktadır ve SUVA değerleri 3 L/mg ÇOK.m‘den düĢük 

olduğunda DOM‘un çoğunlukla hidrofilik olduğunu göstermektedir. Dolayısıyla 

düĢük SUVA değerine sahip olan Isparta içme suyu kaynağındaki DOM‘un 

hidrofilik karakterde olduğunu söylemek mümkündür. Sentetik su testlerinde de 

belirtildiği gibi demir oksit yüzeyler tercihen DOM‘un hidrofobik kısımlarını 

gidermekte etkilidir. Bu sebeple de katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu, hidrofilik 

karakterde olan Isparta içme suyu kaynağından DOM gideriminde etkili olamamıĢtır. 

Benzer sonuçlar Kaplan Bekaroğlu, (2010) tarafından yapılan çalıĢmada da 

gözlenmiĢtir. Kaplan Bekaroğlu, (2010), iki farklı SUVA değerine sahip doğal 

sulardan katalitik hidrojen peroksit oksidasyonuyla DOM giderimi araĢtırmıĢ ve 

yüksek SUVA değerine sahip M. Beach suyunda(3,64 L/mg-m), düĢük SUVA 

değerine sahip Alibeyköy suyuna kıyasla (1,41 L/mg-m) daha yüksek DOM giderim 

verimleri elde etmiĢlerdir. Ancak düĢük SUVA değerine sahip olmasına rağmen 

Alibeyköy suyu için elde ettikleri maksimum UV280 absorbans giderim verimi % 

67‘dir. Mevcut çalıĢmadaki Isparta içme suyu kaynağının ÇOK değeri ile Kaplan 

Bekaroğlu (2010)‘nun çalıĢmasındaki Alibeyköy içme suyu kaynağının ÇOK değeri 

birbirine yakındır. Ancak Isparta içme suyunun SUVA değeri Alibeyköy içme suyu 

kaynağından da daha düĢüktür. Bu durum Isparta içme suyu kaynağının Alibeyköy 

içme suyu kaynağına göre daha hidrofilik olduğu anlamına gelmektedir. Dolayısıyla 

tercihen hidrofobik kısımları gidermede etkili olan demir oksit yüzeylerde katalitik 

hidrojen peroksit oksidasyonunun çok düĢük SUVA değerine sahip sularda etkili bir 

proses olmağını söylemek mümkündür.  
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ġekil 4.27. Salt hidrojen peroksit oksidasyonu, salt adsorpsiyon ve katalitik hidrojen 

peroksit oksidasyonu prosesiyle Isparta içme suyundan ve hümik asit 

çözeltisinden DOM giderimi (Isp 1 DK : <6 3 μm tane boyut fraksiyonlu 

demir kaplı Isparta pomzası, Pomza dozu: 3 g/L; sıcaklık: 25°C, pH: 7) 
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4.4. Orijinal ve yüzeyi modifiye edilmiĢ doğal ve atık partiküller kullanarak 

sentetik hümik asit çözeltisinden ve düĢük SUVA değerlerine sahip sulardan 

DOM’un katalitik ozonlama ile giderimi 

 

Doktora tez çalıĢması dördüncü fazının ana amacı, güçlü bir oksidant olan ozon ve 

heterojen katalizör olarak orijinal/demir kaplı pomza/cüruf partikülleri orijinal/asit 

aktiviteli kırmızı çamur, çelikhane cürufu, ticari geotit ve hematit kullanılarak 

sulardan DOM‘un katalitik ozonlama prosesi ile gideriminin araĢtırılmasıdır. 

Dördüncü fazın spesifik amaçları ise aĢağıda belirtilmiĢtir: 

 

 Ozon ve heterojen katalizör olarak demir kaplı pomza/cüruf partikülleri ve 

orijinal/asit aktiviteli kırmızı çamur kullanılarak doğal sulardan ve model hümik asit 

çözeltisinden DOM‘un katalitik ozonlama ile gideriminin araĢtırılması, 

 Katalitik ozonlama prosesi için optimum Ģartların tespiti, 

 Doğal pomza türünün/kaynağının, pomza/cüruf partikül büyüklüğünün, pomza 

dozlarının, pomza/cüruf yüzey kimyasının, radikal yakalayıcı varlığının, pH ve 

sıcaklığın, katalitik ozonlama ile DOM giderimine olan etkilerinin tayin edilmesi, 

 Katalizör eklenmeden salt ozonlama ve katalizör (demir kaplı pomza partikülleri ve 

orijinal/asit aktiviteli kırmızı çamur, çelikhane cürufu, ticari geotit ve hematit) ve 

ozon ilavesiyle (katalitik ozonlama) DOM giderimlerinin belirlenip bu iki prosesin 

birbirleriyle ve salt adsorpsiyon prosesiyle (üç proses) karĢılaĢtırılması, 
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4.4.1. Salt Ozonlama ve Katalitik Ozonlama Deneyleri 

 

Salt ozonlama prosesinin ve katalitik ozonlama prosesinde kullanılan farklı 

katalizörlerin DOM giderimi üzerindeki etkileri zamana bağlı olarak 

değerlendirilmiĢtir (ġekil 4.28). ġekil 4.30‘da görüldüğü gibi salt ozonlama prosesi 

ile 60 dakikalık bir reaksiyon süresinden sonra DOM giderimi dengeye ulaĢmakta ve 

bu süreden sonra giderim verimleri hemen hemen sabit kalmaktadır. OKÇ ve AAKÇ 

partikülünün ozonlama ile birlikte kullanılmasının doğal organik madde 

degredasyonu üzerinde kayda değer bir etki oluĢturmadığı, hatta reaksiyonu 

katalizlemediği görülmektedir. Örneğin 60 dakikalık reaksiyon süresi sonunda salt 

ozonlama prosesi ile % 47 UV280 absorbans giderim verimi elde edilirken OKÇ 

partikülünün kullanıldığı katalitik ozonlama prosesi ile % 51 UV280 absorbans 

giderim verimi elde edilmiĢtir. Tez çalıĢmasının birinci aĢamasında sulardan 

selenyum gideriminde son derece etkili olan kırmızı çamur partikülünün ozonlama 

reaksiyonunu katalizlemediği açıktır. Bu durumun sebebinin OH
•
 radikallerin 

oluĢumunu engelleyen OKÇ partikülünün yüzey kimyası ve doğal organik maddenin 

kompleks yapısından kaynaklandığı düĢünülmektedir. 

 

Test edilen katalizörler arasında Isp 1 DK partikülünün daha yüksek bir katalitik 

aktivite sergilediği açık bir Ģekilde görülmektedir. 60 dakikalık reaksiyon sonunda 

Isp 1 DK partikülünün kullanıldığı katalitik ozonlama prosesi ile sırasıyla % 74 ve % 

47 UV280 absorbans ve ÇOK giderim verimi sağlanmıĢtır. Kula 1 DK, ÇC ve geotit 

partikülünün kullanıldığı katalitik ozonlama prosesinde de Isp 1 DK partikülüne 

benzer trendler gözlemlenmiĢtir. 60 dakikalık reaksiyon süresinden sonra, Kula 1 

DK, geotit ve ÇC partikülleri için sırasıyla % 56; 71 ve 59 UV absorbans giderim 

verimleri elde edilmiĢtir. Test edilen tüm partiküller için DOM giderim veriminin 60 

dakikalık bir reaksiyon süresinden sonra kayda değer bir Ģekilde değiĢmediği ve 

dengeye ulaĢtığı görülmektedir. Park vd. (2004) ticari geotit kullanarak yürüttükleri 

katalitik ozonlama prosesinde 40 dakikalık reaksiyon zamanından sonra % 54 ÇOK 

giderim verimi elde ettiklerini, Amin vd. (2010) ise katalizör olarak zeolit 

kullandıkları katalitik ozonlama prosesi ile fenol gideriminin ilk 20 dakika içinde 

doygunluğa ulaĢtığını belirtmiĢlerdir. Bu bağlamda literatürdeki çalıĢmalara ve elde 
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edilen sonuçlara dayanarak daha sonra yapılacak deneylerde 60 dakikalık bir denge 

zamanı seçilmiĢtir.  

 

 
 

ġekil 4.28. Salt ozonlama ve çeĢitli katalizörlerin kullanıldığı katalitik ozonlama 

prosesi kinetiği (ozon dozu= 3mg/L, katalitik ozonlamada kullanılan 

katalizör dozu=3000 mg/L, sıcaklık=25°C, HA çözeltisinin baĢlangıç 

UV280 absorbansı ve ÇOK konsantrasyonları sırası ile 0,287 cm
-1

 ve 3 

mg/L; Isp 1 DK: <63 μm tane boyut fraksiyonlu demir kaplı Isparta 

pomzası, Kula 1 DK: <63 μm tane boyut fraksiyonlu demir kaplı Kula 

volkanik cürufu, ÇC: Çelikhane cürufu, OKÇ: Orijinal kırmızı çamur) 
 

ġekil 4.29., salt ozonlama, demir kaplı Isparta pomzasının kullanıldığı salt 

adsorpsiyon ve katalitik ozonlama proseslerinin DOM giderme etkinliklerini 

kıyaslamaktadır. Salt ozonlama prosesi ile % 47 UV280 absorbans giderimi ve % 10 

ÇOK giderimi elde edilmiĢtir. Ozonun çözünmüĢ organik maddeyi tamamen okside 

edemediği bilindiğinden bu beklenen bir durumdur (Amy vd., 1992; Miltner vd., 

1992; Chen ve Wang., 2011). Can ve Gurol, (2003) bir içme suyu arıtma tesisinde 2-

5 mg/L arasında ozon dozlarıyla ozonlama prosesi ile yaklaĢık sadece % 10-20 ÇOK 

giderimi elde edildiğini belirtmiĢlerdir. Benzer Ģekilde Lee vd. (2009a) salt ozonlama 

ile % 5 ÇOK giderirken Wang ve Pai, (2001) % 15 ÇOK giderim verimi elde 

ettiklerini belirtmiĢlerdir. Molnar vd. (2012) salt ozonlama ile % 6 ÇOK giderimi 

elde etmiĢtir.  
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ġekil 4.29.‘da görüldüğü gibi en düĢük UV absorbans giderim verimi salt adsopsiyon 

prosesi ile elde edilmektedir. Diğer yandan demir kaplı Isparta pomzası ve ozonun 

birlikte kullanılması (katalitik ozonlama), doğal organik madde giderimini (UV280 ve 

ÇOK olarak) önemli derecede arttırmıĢtır. Katalitik ozonlama ile elde edilen giderim 

verimleri hem salt ozonlama hem de salt adsorpsiyon ile elde edilen giderim 

verimlerinden de büyüktür. Örneğin salt adsorpsiyon prosesi ile 3 gr/L dozla demir 

kaplı pomza kullanarak % 41 UV280 absorbans giderim verimi elde edilirken katalitik 

ozonlama prosesi ile % 75 UV280 absorbans giderim verimi sağlanmıĢtır (ġekil 4.29). 

Benzer Ģekilde Yuan vd. (2012) pomza üzerine adsorpsiyon prosesinin pCNB 

giderimine önemli bir katkı sağlamadığını ancak pomza katalizli ozonlama prosesi 

ile pCNB degredasyonunun önemli derecede arttığını belirtmiĢlerdir. Demir kaplı 

pomza kullanılarak katalitik ozonlama prosesi ile elde edilen maksimum UV280 

absorbans ve ÇOK giderim verimleri (10 g/L pomza dozunda) sırasıyla % 81 ve 

46‘dır.  

 

 
 

ġekil 4.29. Salt ozonlama ve demir kaplı Isparta pomzası kullanılarak salt 

adsorpsiyon ve katalitik ozonlama proseslerinin hümik asit çözeltisi 

için UV280 absorbans giderme verimleri üzerinde katalizör dozunun 

etkisi (<63 μm pomza fraksiyonu, sıcaklık 25°C, reaksiyon süresi 24 

saat, pH:6,86, ozon dozu 3 mg/L, DK: Demir kaplı) 
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ġekil 4.30., demir kaplı Isparta pomzasının kullanıldığı salt adsorpsiyon ve katalitik 

ozonlama proseslerinin ÇOK giderme verimlerini göstermektedir. Hem salt 

adsorpsiyon hem de katalitik ozonlama prosesinde pomza dozunun artması ile 

birlikte elde edilen giderim verimleri de artmaktadır. Bu durum pomza dozunun 

artmasıyla birlikte demir oksit yüzeylerin artması ile iliĢkilidir. Katalitik ozonlama 

prosesinde de pomza dozunun artmasıyla artan demir oksit yüzeyler daha fazla OH
•
 

radikallerinin oluĢmasına olanak sağlayacağından giderim verimlerinin artması 

beklenen bir durumdur. Benzer Ģekilde Asgari vd. (2012a) pomza dozunun 0,25 

g/L‘den 10 g/L‘ye artmasıyla hümik asit gideriminin de %50‘den % 99‘a arttığını 

belirtmiĢlerdir.  

 

Her iki prosesle de elde edilen ÇOK giderim verimleri, UV280 absorbans giderim 

verimleri ile tutarlılık göstermektedir. Demir kaplı pomza ve ozonun birlikte 

kullanılması ile ÇOK giderim verimleri artmıĢtır. Salt adsorpsiyon prosesi ile 3 gr/L 

dozla demir kaplı pomza kullanarak % 30 ÇOK giderim verimi elde edilirken 

katalitik ozonlama prosesi ile % 46 ÇOK giderim verimi sağlanmıĢtır (ġekil 4.30.). 

Benzer Ģekilde Zhang vd. (2008c) doğal organik maddenin geotit katalizli 

ozonlanması bireysel ozonlama ile mukayese edildiğinde, katalitik ozonlamanın 

UV254 ve ÇOK giderim verimini arttırdığını belirtmiĢlerdir. Demir kaplı pomza 

kullanılarak katalitik ozonlama prosesi ile maksimum % 46 ÇOK giderim verimi 

elde edilmiĢtir (3 g/L pomza dozunda).  
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ġekil 4.30. Demir kaplı Isparta pomzası kullanılarak salt adsorpsiyon ve katalitik 

ozonlama proseslerinin hümik asit çözeltisi için ÇOK giderme verimleri 

üzerinde adsorbent/katalizör dozunun etkisi (<63 μm pomza fraksiyonu, 

sıcaklık 25°C, reaksiyon süresi 24 saat, pH:6,86, ozon dozu 3 mg/L, DK: 

Demir kaplı) 

 

Katalitik ozonlama prosesinde DOM giderimine partikül boyut fraksiyonunun etkisi 

ġekil 4.31.‘de gösterilmiĢtir. Görüldüğü gibi en yüksek DOM giderimi en küçük 

boyut fraksiyonuna sahip demir kaplı Isparta pomzası kullanılarak (Isp 1 DK) 

sağlanırken, en düĢük DOM giderim verimi de demir kaplı Isparta pomzasının en 

büyük boyut fraksiyonu (Isp 4 DK) kullanılarak elde edilmiĢtir. 10 g/L pomza 

dozunda Isp 1 DK partikülü ile % 81 UV280 absorbans giderim verimi elde edilirken 

Isp 4 DK partikülü ile % 48 UV280 absorbans giderim verimi elde edilmiĢtir. En 

küçük tane boyut fraksiyonuna sahip olan pomza numunesinin (Isp 1 DK) yüzey 

alanı 9,2 m
2
/ g olup demir kaplı pomza partikülleri içerisinde en yüksek yüzey 

alanına sahiptir. Dolayısıyla en yüksek DOM giderim veriminin en küçük tane boyut 

fraksiyonuna sahip demir kaplı pomza partikülünde elde edilmesi bununla 

iliĢkilendirilebilir. Test edilen tüm fraksiyonlarda pomza (katalizör) dozunun 

artmasıyla birlikte UV280 absorbans giderim verimi de artmıĢtır. Benzer gözlemler 

demir kaplı Isparta pomzası kullanılarak katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ile 

DOM gideriminde de bulunmuĢtur (Kaplan Bekaroğlu, 2010). 
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ġekil 4.31. Katalitik ozonlama prosesi ile hümik asit çözeltisinde UV280 absorbans 

giderimine kaplanmıĢ partikül boyut fraksiyonun etkisi (DK: Demir 

kaplı, Isp 1, 2, 3 ve 4 sırasıyla <63, 63-125, 125-250 ve 250- 1000 μm 

Isparta pomzasının tane boyut fraksiyonunu gösterir, ozon dozu: 3 mg/L; 

T: 25
o
C; pH: 6,86). 

 

Katalizör olarak demir kaplı Isparta pomzası kullanarak katalitik ozonlama prosesi 

üzerinde pH değerinin etkisini belirlemek amacıyla üç farklı pH değerinde (5; 6,86; 

9) deneyler gerçekleĢtirilmiĢtir. ġekil 4.32., DOM giderimi üzerinde çözelti pH 

değerinin etkisini göstermektedir. Test edilen tüm pH değerleri karĢılaĢtırıldığında en 

yüksek DOM giderim veriminin hümik asit çözeltisinin orijinal pH değeri olan 6,86 

değerinde elde edildiği görülmüĢtür (ġekil 4.32.). 60 dakikalık reaksiyon süresi 

sonunda pH 5, 6,86, 9 değerleri için sırasıyla UV280 absorbans giderim verimleri, 

%58, %74, % 65 olarak bulunmuĢtur. 

 

Katalitik ozonlama prosesinde çözeltinin pH değeri, hidroksil radikallerinin 

üretimini, katalizin yüzey özelliklerini ve ozon dekompozisyonunu etkileyen önemli 

bir faktördür (Kasprzyk-Hordern vd., 2003; Huang vd., 2015). Dolayısıyla çözelti 

pH‘ı katalitik ozonlama prosesinde kompleks bir etkiye sahip olduğu için pH etkisini 

iki farklı açıdan incelemek daha doğru olacaktır. Bunlardan birincisi çözelti pH 

değerinin ozon dekompozisyonunu etkilemesidir. Asidik Ģartlar altında hidroksil 

radikallerinin üretimi sınırlıdır. Dolayısıyla asidik pH değerlerinde (pH 5) giderim 
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veriminin düĢük olması beklenen bir durumdur (Kasprzyk-Hordern vd., 2003). 

Ġkincisi katalizör yüzeyi ile hümik asitler arasındaki elektrostatik etkileĢimler ile 

iliĢkilidir. Suyun pH değeri pomzanın pHpzc değerinin altında ya da üstünde 

olduğunda demir kaplı pomzanın yüzeyi pozitif ya da negatif yüklü hâle gelir. 

Çözelti pH‘ı nötr olduğunda ise pomza yüzeyi de nötr hale gelir. KaplanmıĢ Isparta 

pomzasının (Isp 1 DK partikülünün) pHpzc değeri 6,2 olduğu için çalıĢılan deneysel 

Ģartlar altında (pH değeri 6,86) iken pomza yüzeyinin nötr olması beklenir. Benzer 

Ģekilde Zhang ve Ma (2008) nötr yüklü geotit yüzeyinin (çözelti pH=7), pozitif ya da 

negatif yüklü yüzeylerden daha aktif olduğunu belirtmiĢlerdir. Ayrıca bu bulgular 

literatürdeki diğer çalıĢmalarla da uyumluluk göstermektedir. Ren vd. (2012) ise pH 

değerinin 5‘ten 7,7‘ye artmasıyla birlikte DYÜ giderim veriminin de % 64‘ten % 

99,5‘e arttığını ancak katalizörün pHpzc değeri olan 7,7‘nin üstündeki pH değerinde 

(pH=9) % 58‘e azaldığını belirtmiĢlerdir.  

 

 
 

ġekil 4.32. Katalitik ozonlama prosesi ile hümik asit çözeltisinde UV280 absorbans 

giderimine pH‘ın etkisi (demir kaplı Isparta pomzası, <63 μm tane boyut 

fraksiyonu; ozon dozu: 3 mg/L; pomza dozu: 3000 mg/L; HA çözeltisi 

UV280 abs.: 0,287; T: 25 
o
C) 
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ġekil 4.33., katalitik ozonlama prosesi üzerinde sıcaklık değiĢiminin etkisini 

göstermektedir. Ġlk 20 dakikalık reaksiyon süresi boyunca çözelti sıcaklığının 

25°C‘den 35°C‘ye artmasıyla DOM giderim verimi de önemli derecede artmıĢtır. 10 

dakikalık reaksiyon süresi sonunda UV280 absorbans giderim verimi sıcaklığın 

25°C‘den 35°C‘ye artmasıyla % 56‘dan % 63‘e artmıĢtır. Ancak 30 dakikalık 

süreden sonra DOM giderim verimi ulaĢacağı en yüksek değere ulaĢmıĢ ve bu 

süreden sonra sıcaklığın artması kayda değer bir değiĢiklik oluĢturmamıĢtır. Dong 

vd. (2010) fenol degredasyonundaki sıcaklık artıĢının katalitik ozonlama prosesini üç 

yolla etkilediğini belirtmiĢlerdir. (i) çözeltideki ozon konsantrasyonu sıcaklık artıĢı 

ile azalır. (ii) sıcaklığın artması ile ozon moleküllerinin OH
•
 radikallerine dönüĢmesi 

hızlanır ve böylece oluĢan OH
•
 radikalleri daha hızlı fenol degredasyonu sağlar. (iii) 

sıcaklık artıĢı ile birlikte reaksiyona giren maddelerin difüzyon hızı artar. Bu 

bağlamda fenol degredasyonundaki sıcaklık etkisinin DOM giderimi için de benzer 

olduğunu söylemek mümkündür. Sıcaklığın artıĢıyla birlikte reaksiyonun ilk 

dakikalarında OH
•
 radikallerinin hızlı üretimiyle oranlı olarak giderim artmakta daha 

sonra ise giderim hızı yavaĢlamaktadır. Bu bulgular literatürdeki diğer gözlemlerle 

de uyumludur. Huang vd. (2012) katalizör olarak demir yüklü mezopor materyal 

kullandıkları katalitik ozonlama prosesinde reaksiyon sıcaklığının 5°C‘den 25°C‘ye 

yükselmesiyle birlikte TOK giderim veriminin % 46‘dan 94‘e arttığını belirtmiĢler 

ancak 35°C‘nin üstündeki sıcaklıklarda ise TOK giderim veriminin % 84 civarında 

kalarak baskılandığını belirtmiĢlerdir.  
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ġekil 4.33. Katalitik ozonlama prosesi ile hümik asit çözeltisinde UV280 absorbans 

giderimine sıcaklığın etkisi (demir kaplı Isparta pomzası, <63 μm tane 

boyut fraksiyonu; pomza dozu: 3000 mg/L; T: 25
o
C; pH: 6,86; HA 

çözeltisi UV280 abs.: 0,287) 

 

Salt ozonlama ve katalitik ozonlama prosesleri ile DOM gideriminin reaksiyon 

mekanizmasını belirlemek için tert bütanol varlığında ve yokluğunda deneyler 

yapılmıĢtır. Tert bütanol ozona kıyasla ((kO3=0,18 M
−1

 s
−1

) hidroksil radikalleri ile 

(kOH• = 4,56×10 
10 

M 
−1

 s
−1

) daha hızlı reaksiyona giren güçlü bir radikal 

yakalayıcıdır (Hoigné ve Bader, 1983a). ġekil 4.34., salt ozonlama ve demir kaplı 

Isparta pomzası kullanılarak yürütülen katalitik ozonlama prosesi ile DOM giderimi 

üzerine tert bütanol ilavesinin etkisini göstermektedir. Tert bütanol varlığının salt 

ozonlama ve katalitik ozonlama prosesi ile DOM giderimini etkilediği 

görülmektedir. Örneğin 30 dakikalık reaksiyon süresinde salt ozonlama prosesi ile 

elde edilen UV280 absorbans giderim verimi tert bütanol ilavesi ile %47‘den % 42‘ye 

azalmıĢtır. Benzer Ģekilde Vittenet vd. (2014) salt ozonlama prosesinde elde edilen 

ÇOK giderim verimlerinin tert bütanol ilavesi ile birlikte az bir düĢüĢ göstererek % 

14‘ten % 11‘e azaldığını belirtmiĢler ve bu durumun da organiklerin 

parçalanmasında esas olarak doğrudan ozon reaksiyonunun baskın olduğunu 

gösterdiğini belirtmiĢlerdir.  
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Katalitik ozonlama prosesine tert bütanolün ilavesi edilmesi de salt ozonlama 

prosesine benzer trendler sergilemiĢtir. 30 dakikalık reaksiyon süresinde katalitik 

ozonlama prosesinin UV280 absorbans giderim verimi tert bütanol ilavesi ile %73‘ten 

% 63‘e azalmıĢtır. Bu veriler ıĢığında her ikisi prosesle de (katalitik ozonlama ve salt 

ozonlama prosesi) elde edilen DOM giderim veriminin tert bütanol ilavesi ile 

azaldığını söylemek mümkündür. Ancak tert bütanol ilavesinin salt ozonlama 

prosesine göre katalitik ozonlama prosesini daha çok etkilediği açıktır. Bu durum 

demir kaplı pomza katalizli ozonlamanın radikal mekanizması yoluyla pomza 

yüzeyinde OH
•
 radikalleri oluĢturarak DOM giderimini geliĢtirdiğini ortaya 

koymaktadır. Elde edilen bu bulgular alümina ile dirençli organiklerin katalitik 

ozonlanmasında, geotit katalizli nitrobenzen degredasyonunda, metal oksitler ile p-

nitrofenolün katalitik ozonlanmasında, pomza katalizli p-kloronitrobenzen ve hümik 

asit gideriminde bulunan sonuçlar ile tutarlılık göstermektedir (Zhang ve Ma, 2008; 

Yuan vd., 2012; Asgari vd., 2012a; Vittenet vd, 2014; Ma vd., 2014). 

 

 
 

 

ġekil 4.34. Salt ozonlama ve katalitik ozonlama prosesi ile DOM gideriminde tert 

bütanolün etkisi (pH=6,86, pomza dozu= 3000 mg/L, ozon 

konsantrasyonu= 3 mg/L, tert bütanol konsantrasyonu= 10
-3 

M, 

DK=Demir kaplı, TBA=tert bütanol)  
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ġekil 4.35., Hematit, geotit, orijinal ve demir kaplı Isparta pomzası ve çelikhane 

cürufu partikülleri kullanılarak yürütülen katalitik ozonlama prosesi ile elde edilen 

UV280 absorbans giderim verimlerini göstermektedir. ġekilde verilen partiküllerin 

UV280 absorbans giderim verimleri incelendiğinde, orijinal Isparta pomzası 

kullanılan katalitik ozonlama prosesi haricindeki diğer tüm katalizörlerin kullanıldığı 

katalitik ozonlama prosesleri salt ozonlama prosesine göre DOM giderim verimini 

arttırmıĢtır. Orijinal Isparta pomzası hidrojen peroksit oksidasyonunda katalitik 

etkiye sahipken katalitik ozonlama prosesinde en yüksek dozda bile katalitik aktivite 

göstermemiĢtir. Hatta orijinal pomza katalizli ozonlama ile elde edilen giderim 

verimleri, salt ozonlama ile elde edilen giderim verimlerinden bile düĢüktür. Ancak 

pomzanın demir ile kaplandıktan sonra ozon dekompozisyonunu geliĢtirerek DOM 

giderimini arttırdığı açıktır. Literatürde de demiroksitlerin katalitik ozonlama 

prosesinde çeĢitli kirleticilerin gideriminde katalitik aktiviteyi geliĢtirdiği 

vurgulanmıĢtır (Huang vd., 2015; Sui vd., 2010; Zhang vd., 2008c). Bu durum da 

pomza partikülerinin demir ile kaplanarak katalitik ozonlama ile DOM gideriminde 

ticari demiroksitler kadar etkili katalizörler olduğunu söylemek mümkündür. 

 

Katalitik ozonlama prosesinde katalizör olarak çelikhane cürufu partikülünün de 

kullanılması salt ozonlama prosesine kıyasla DOM giderim verimini arttırmıĢtır. 

Çelikhane cürufu % 26,68 Fe2O3 içeriğine sahiptir. Yüksek demir içeriğine sahip 

çelikhane cürufları, tıpkı demir kaplı pomzalar gibi ozon dekompozisyonunu 

katalizleyerek hidroksil radikalleri oluĢturmaktadır. Literatürde hematit gibi demir 

oksitler üzerine yapılan çalıĢmalar ve bu çalıĢmada kullanılan hematitin ozonlamayı 

geliĢtirici etkisi de bu bulguları doğrulamaktadır.  

 

Ticari hematit ve geotit katalizli ozonlama demir kaplı pomza ile benzer bir trendler 

sergilemektedir. Test edilen katalizörler arasında hematit katalizörü en yüksek UV280 

absorbans giderim verimi sergileyerek DOM‘un katalitik ozonlanmasında en etkili 

katalizör olmuĢtur. Salt ozonlama ile mukayese edildiğinde DOM giderim verimini 

% 49 arttırmıĢtır (6 g/L dozunda). 
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ġekil 4.35. Katalitik ozonlama prosesi ile hümik asit çözeltisinde farklı katalizörlerin 

UV280 absorbans giderim verimlerinin kıyaslanması (ozon dozu: 3 mg/L; 

T: 25 
o
C; pH: 6,86, DK: Demir kaplı, Isp 1: <63 μm tane boyut 

fraksiyonlu demir kaplı Isparta pomzası, ÇC: Çelikhane cürufu) 

 

 

Tüm bu sonuçlar göstermektedir ki DOM‘un demir oksitler ile katalizli ozonlama 

prosesiyle gideriminde, katalizörlerin aktivitesi oluĢan OH
• 
radikallerinin üretimine 

bağlıdır. Katalitik ozonlama prosesinde kullanılan demir oksitler, ozonun 

bozunmasını arttırarak OH
•
 radikallerinin oluĢumunu sağlamaktadırlar. OH

•
 radikal 

mekanizmasında çözünmüĢ ozon öncelikle katalizör yüzeyine adsorbe olur ve 

ardından da DOM‘u okside eden OH
•
 radikalleri oluĢur. Literatürde de doğal organik 

maddelerin demir oksit katalizli ozonlama ile giderimini OH
•
 radikal mekanizmasına 

dayandıran pek çok çalıĢma mevcuttur (Lim vd., 2001; Park vd., 2003; 2004; Zhang 

vd., 2008c). 
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ġekil 4.36., salt hidrojen peroksit, salt ozonlama ve demir kaplı pomza kullanan salt 

adsorpsiyon, hidrojen peroksit oksidasyonu ve katalitik ozonlama proseslerinin DOM 

giderme etkinliklerini UV280 absorbans giderim verimi bakımından kıyaslamaktadır. 

Demir kaplı pomza ilave edilmeksizin yürütülen salt hidrojen peroksit oksidasyonu 

ile elde edilen giderim verimlerinin düĢük olduğunu ve DOM gideriminde etkili 

proses olmadığını söylemek mümkündür. Demir kaplı pomza ilave edilmeksizin 

yürütülen salt ozonlama prosesinde ise % 47 UV280 absorbans giderim verimleri elde 

edilmiĢtir. Salt hidrojen peroksite göre salt ozonlamada daha yüksek DOM giderim 

verimleri elde edilmesi, ozonun (2,1 V) hidrojen peroksite (1,8 V) göre daha güçlü 

bir oksidasyon potansiyeline sahip olmasından kaynaklanmaktadır.  

 

Demir kaplı pomza ile birlikte güçlü oksidantlar olan ozon ya da hidrojen peroksitin 

kullanımı ise, salt hidrojen peroksit, salt ozonlama ve salt adsorpsiyon proseslerine 

göre DOM giderim verimini önemli derecede artırmıĢtır. Örneğin 1 g/L dozunda 

demir kaplı pomza kullanımında salt adsorpsiyon prosesine göre kıyasla katalitik 

hidrojen peroksit oksidasyonu UV280 absorbans giderim verimini % 15 arttırırken 

katalitik ozonlama prosesi ise % 31 arttırmıĢtır.  

 

Ayrıca 3 g/L pomza dozuna kadar katalitik ozonlama prosesi, DOM gideriminde 

katalitik hidrojen peroksit oksidasyonundan daha etkilidir (ġekil 4.36.). Ancak 3 g/L 

partikül dozunda partikül dozunun etkisinden dolayı katalitik hidrojen peroksit 

oksidasyonu ve katalitik ozonlama prosesi ile elde edilen DOM giderim verimleri 

hemen hemen aynıdır. 3 gr/L demir kaplı pomza kullanılarak katalitik hidrojen 

peroksit oksidasyonu ve katalitik ozonlama ile elde edilen UV280 absorbans giderim 

verimleri sırasıyla % 71 ve % 75‘tir.  
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ġekil 4.36. Hümik asit çözeltisi için demir kaplı Isparta pomzasının katalizör olarak 

kullanıldığı çeĢitli ileri oksidasyon proseslerinin DOM giderim 

verimlerinin karĢılaĢtırılması (H2O2 Dozu=1000 mg/L, ozon dozu= 3 

mg/L, Isparta pomzası tane boyut fraksiyonu <63μm) 
 

ġekil 4.37., hematit, geotit, çelikhane cürufu, demir kaplı pomza için DOM giderim 

verimini göstermektedir (salt adsorpsiyon, katalitik ozonlama, katalitik hidrojen 

peroksit oksidasyonu prosesleri için). DüĢük katalizör dozlarında hemen hemen her 

katalizör için katalitik ozonlama prosesi, diğer proseslerle kıyaslandığında DOM 

gideriminde en etkili prosestir. Ancak partikül dozunun etkisi yüzünden katalizör 

dozunun artmasıyla birlikte katalitik ozonlama ve katalitik hidrojen peroksit 

oksidasyonunun DOM giderme etkinlikleri aynı derecede olmaktadır. Test edilen 

tüm partiküller arasında hematit, tüm prosesler içinde (salt adsorpsiyon, katalitik 

hidrojen peroksit oksidasyonu, katalitik ozonlama) en yüksek DOM giderim 

verimine sahiptir. Çizelge 4.8., hümik asit çözeltisinde test edilen partiküllerin 

DOM‘un salt adsorpsiyon, katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ve katalitik 

ozonlama prosesleri ile giderim verimlerini göstermektedir. Geotit ve hematit 

partikülleri kullanılarak gerçekleĢtirilen katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ve 

katalitik ozonlama prosesi, partikül dozunun etkisinden dolayı DOM gideriminde 

hemen hemen aynı etkiye sahiptirler. Daha düĢük dozlarda katalizör kullanımında 

ozonlama prosesinin daha etkili olduğu söylenebilir. Isp 1 DK partikülünün 
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kullanıldığı katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ve katalitik ozonlama prosesleri 

kıyaslandığında ise katalitik ozonlama prosesinin DOM gideriminde daha etkili 

olduğunu söylemek mümkündür. Ancak daha yüksek pomza dozlarında hematit ve 

geotite benzer Ģekilde katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ve katalitik ozonlama 

prosesinde elde edilen DOM giderim verimleri hemen hemen aynı olmaktadır. ÇC 

partikülü ile katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu daha önce de belirtildiği gibi salt 

adsorpsiyon prosesine kıyasla son derecede etkilidir. Ancak ÇC cürufu ile birlikte 

ozonun kullanımı, DOM giderimini katalizlememiĢtir ve elde edilen giderim 

verimleri salt adsorpsiyonla elde edilen giderim verimleri ile aynıdır.  

 

 
 

ġekil 4.37. Hümik asit çözeltisinde test edilen partiküller için salt adsorpsiyon, 

hidrojen peroksit oksidasyonu ve katalitik ozonlama prosesinin 

mukayese edilmesi (ozon dozu: 3 mg/L; H2O2 konsantrasyonu: 1000 

mg/L; katalizör dozu: 1000 mg/L; T: 25 
o
C; pH: 6,86)  
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Çizelge 4.8. Test edilen partiküllerle DOM‘un adsorptif ve oksidatif % giderim 

verimlerinin kıyaslanması (Katalizör dozu:1000 mg/L; H2O2: 1000 

mg/L ve Ozon: 3 mg/L ) 

 

  
Hematit Geotit ÇC Isp 1 DK 

Salt Adsorpsiyon 45 40 59 25 

Katalitik Hidrojen  

Peroksit 

Oksidasyonu 

70 67 72 40 

Katalitik Ozonlama 71 65 58 56 

 

 

4.4.2. Doğal Su Deneyleri 

 

ÇeĢitli atık ve doğal malzemeler kullanarak düĢük SUVA değerine sahip sulardan 

DOM‘un katalitik ozonlama ve salt ozonlama ile giderimini test etmek için doğal su 

testleri yapılmıĢtır. Sentetik hümik asit çözeltisinde test edilen tüm partiküller doğal 

sulardan DOM‘un katalitik ozonlama ile gideriminde de test edilmiĢtir. Salt 

ozonlama prosesi ve hematit ve Isp 1 DK partikülleri kullanılarak gerçekleĢtirilen 

katalitik ozonlama prosesi ile doğal sularda elde edilen DOM giderim verimleri ġekil 

4.40‘ta verilmiĢtir. Görüldüğü gibi Isparta içme suyu kaynağında salt ozonlama ile 

elde edilen UV280 absorbans giderim verimleri, hümik asit çözeltisi için elde edilen 

giderim veriminden düĢüktür. Salt ozonlama prosesinde hümik asit çözeltisi için % 

47 UV280 absorbans giderim verimi elde edilirken Isparta içme suyu kaynağında % 

38 UV280 absorbans giderim verimi elde edilmiĢtir. Benzer Ģekilde Gracia vd. (2000) 

Ebro Nehri suyunda salt ozonlama prosesi ile % 13 ÇOK ve % 52 UV absorbans 

giderim verimi elde etmiĢtir.  

 

Katalitik ozonlama ile düĢük SUVA değerine sahip Isparta içme suyu örneğinde elde 

edilen DOM giderim verimleri, hümik asit çözeltisinde elde edilen DOM giderim 

verimlerinden düĢüktür (ġekil 4.38.) Örneğin Isp 1 DK partikülü kullanılarak 

gerçekleĢtirilen katalitik ozonlama ile hümik asit çözeltisi için % 78, Isparta içme 

suyu kaynağı için ise % 59 UV280 absorbans giderim verimi elde edilmiĢtir. Ancak 

yine de Isparta içme suyu kaynağında da katalitik ozonlama prosesi ile kayda değer 

giderim verimleri elde edilebilmiĢtir. Katalitik hidrojen peroksit oksidasyonunda 
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görülmeyen bu yüksek DOM giderim verimleri, ozonun yüksek oksitleme 

potansiyeline sahip olup farklı DOM fraksiyonlarını gidermede etkili olmasından 

kaynaklanmaktadır. Güçlü bir oksidant olan ozonun düĢük SUVA‘lı Isparta içme 

suyunda sadece hidrofobik kısımları değil aynı zamanda hidrofilik fraksiyonları da 

gidermekte etkili olmuĢtur. Literatürdeki mevcut çalıĢmalarda bu bulguyu 

desteklemektedir. Zhang vd. (2008d) geotit katalizli katalitik ozonlamanın, nehir 

suyunun hem hidrofobik hem de hidrofilik fraksiyonlarını gidermede etkili olduğunu 

belirtmiĢlerdir. Demir kaplı pomza katalizli ozonlama ile Isparta içme suyunda elde 

edilen maksimum UV280 absorbans ve ÇOK giderim verimleri sırasıyla % 59 ve % 

14‘tür (10 g/L sabit pomza dozunda).  

 

 

 

ġekil 4.38. Hematit ve Isp 1 DK partikülü kullanarak katalitik ozonlama prosesiyle 

Isparta içme suyundan ve hümik asit çözeltisinden DOM giderimi 

(Pomza dozu: 6 g/L; Isp 1 DK : <63 μm tane boyut fraksiyonlu demir 

kaplı Isparta pomzası) 
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5. SONUÇLAR  

 

Tez çalıĢmasında selenyumun ve DOM‘un giderimini test etmek için doğal pomza ve 

volkanik cüruf partikülleri demir oksit ile kaplanarak ve OKÇ partikülleri asit 

aktivasyonu/ısı ile muamele edilerek hazırlanmıĢtır. Hazırlanan bu partiküller ve 

ticari demiroksitler selenyumun adsorptif ve DOM‘un hem adsorptif hem de 

oksidatif giderimini araĢtırmak için kullanılmıĢtır. Böylece hazırlanan bu 

partiküllerin hem adsorbent hem de katalizör olarak kullanılabilirlikleri test 

edilmiĢtir.  

 

OKÇ partiküllerinin asit aktivasyonu önemli Ģekilde BET, mikropor ve dıĢ yüzey 

alanlarını arttırmıĢ, ortalama por geniĢliğini azaltmıĢ, mikropor hacmini artırmıĢtır. 

Bunun da ötesinde, OKÇ partiküllerinin asit ile aktivasyonu, pHpzc değerlerini 

azaltmıĢ ve yüzey asiditesini arttırmıĢtır. Doğal pomza ve volkanik cüruf 

partiküllerinin demir oksit ile etkili bir Ģekilde kaplandığı demir içeriği, pHpzc, 

SEM-EDX ve XRF ölçümleri ile kanıtlanmıĢtır. Demir oksit ile kaplama, doğal 

pomza ve volkanik cüruf partiküllerinin bazik karakter yüzeylerini asidik ya da nötral 

karaktere değiĢtirerek pHpzc değerlerini azaltmıĢ ve yüzey asiditesini arttırmıĢtır.  

 

Tezin birinci fazında demir oksit yüzeylerde ve AAKÇ‘de selenit ve selenat 

adsorpsiyonu çok hızlı olup Isp 1 DK ve AAKÇ partikülleri ile 15 dakika içinde 

sentetik çözeltilerde % 98‘den fazla selenit ve selenat giderim verimleri elde 

edilmiĢtir. Sentetik çözelti ve doğal su testlerinin her ikisinde de doğal pomza ve 

volkanik cüruf partiküllerinin demir oksit ile kaplanması ve OKÇ partiküllerinin asit 

ile aktivasyonu 10 μg/L‘den daha düĢük çıkıĢ Se konsantrasyonu sağlayarak önemli 

Ģekilde selenit ve selenat giderimlerini arttırmıĢtır.  

 

Sentetik çözeltilerde Isp 1 DK ve AAKÇ partikülleri ile elde edilen maksimum 

selenit adsorpsiyon kapasitesi, sırasıyla 1,3 ve 6,3 mg Se/g adsorbent‘tir. Bu 

değerler, selenat için ise 1,1 ve 1,3 mg Se/g adsorbent‘tir. AAKÇ ile yüksek 

selenyum giderim verimleri elde edilmiĢtir ve elde edilen bu değerler literatürdeki 

elde edilen değerlerden de yüksektir. Yüzeyi modifiye edilmiĢ partiküller tarafından 

elde edilen selenat giderimi genellikle selenitten daha düĢüktür. Bu durum por 
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büyüklüğü ayırma etkisi ile açıklanabilir. Doğal sudaki selenit/selenat giderim 

verimleri sentetik çözelti testlerinde elde edilen giderim verimlerine göre azalmıĢtır. 

Bu durumun demir oksit adsorpsiyon yerleri için selenyum anyonları ile diğer 

anyonlar (sülfat, fosfat, nitrat) ve DOM fraksiyonları arasındaki rekabet yüzünden 

kaynaklandığı söylenebilir. Selenat için doğal su matrisinde bulunan diğer anyonların 

rekabetçi etkisi, selenitten daha belirgindir. Doğal suda selenit/selenat giderimleri 

azalmasına rağmen, Isp 1 DK ve AAKÇ partikülleri ile 10 μg/L‘den daha az 

konsantrasyonlarda çıkıĢ selenyum konsantrasyonları elde edilmiĢtir.  

 

Daha yüksek pH‘larda demir oksitler ve selenyum türleri arasındaki elektrostatik 

itmenin artması yüzünden pH 8,9‘a kıyasla pH 7,5‘te daha yüksek selenyum giderim 

verimleri elde edilmiĢtir. Genel olarak test edilen partiküller arasında selenyum 

giderimi için en etkili adsorbentler, AAKÇ ve Isp 1 DK‘dir. Demir oksit kaplı doğal 

pomza ya da AAKÇ partiküllerinin kullanımı ile içme suyu standartlarından daha az 

selenyum konsantrasyonları (5-10 μg/L) sağlanabilmiĢtir. Bu ucuz, doğal ya da geri 

dönüĢtürülebilir atık partiküller yüzey modifikasyonundan sonra selenyum giderimi 

için ümit verici adsorbentler olarak görünmektedir. 

 

Tezin ikinci fazında sulardan DOM‘un adsorptif giderimini test etmek için doğal ve 

atık malzemeler kullanılmıĢ ve bu malzemelerin DOM giderim performansları ticari 

demir oksitler olan hematit ve geotit partikülleri ile kıyaslanmıĢtır. Doğal malzeme 

olarak pomza partikülleri kullanılırken atık malzemeler olarak ise ÇC, OKÇ ve 

AAKÇ partikülleri kullanılmıĢtır. Sulardan DOM‘un adsorptif giderimi için orijinal 

ve asit aktiviteli kırmızı çamur partikülleri, bu teze kadar yapılan araĢtırmalarda veya 

gerçek tesis boyutlarında test edilip kullanılmamıĢ ve literatürde yer almamıĢtır. 

 

OKÇ partikülleri 1 g/L adsorbent dozunda % 45 UV280 absorbans giderim verimi 

sağlarken, AAKÇ partikülleri ise yüksek giderim verimleri sağlamak için daha 

yüksek dozlar gerektirmiĢtir. AAKÇ partikülleri ile elde edilen maksimum UV280 

absorbans giderim verimi % 70‘tir (10 g/L dozunda). Orijinal pomza partiküllerinin 

demir oksit ile kaplanması DOM giderim verimlerini artırmıĢtır. Isp 1 DK partikülü 

kullanılarak gerçekleĢtirilen salt adsorpsiyon prosesinde maksimum UV280 absorbans 

ve ÇOK giderim verimleri sırasıyla % 58 ve % 40‘tır. ÇC, geotit ve hematit 
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partikülleri de DOM‘un adsorptif gideriminde etkili partiküller olup bu partiküller ile 

elde edilen maksimum ÇOK giderim verimleri sırasıyla % 86, 70 ve 75‘tir. Sonuç 

olarak test edilen partiküllerin salt adsorpsiyon prosesindeki etkinlikleri Ģu Ģekilde 

sıralanabilir: ÇC > Hematit > Geotit > Isp 1 DK > AAKÇ> OKÇ > Isp 1. 

 

Elde edilen sonuçlar incelendiğinde yüksek demir içeriğine sahip olan partiküllerin 

DOM gideriminde etkili oldukları görülmektedir. Demir oksitlerin yüzeylerde DOM 

adsorpsiyon mekanizması çoğunlukla ligand değiĢim mekanizması ile karakterize 

edilmektedir Ligand değiĢim reaksiyonlarının genellikle, DOM‘daki karboksil veya 

hidroksil fonksiyonel gruplarının demir oksit yüzeylerde bulunan (Fe−OH2
−
 ya da 

Fe−OH gruplarındaki) H2O ve OH
−
‗nin yer değiĢtirmesi ile meydana geldiği kabul 

edilmektedir. 

 

DOM datalarının modelleme açısından Freundlich‘in modifiye formuna genellikle 

daha iyi uyum sağladığı bulunmuĢtur. Tüm test edilen partiküller için modifiye 

Freundlich modeline göre hesaplanan KF parametreleri, elde edilen DOM giderim 

verimleri ile uyumluluk göstermektedir. En yüksek KF değeri ÇC için hesaplanırken 

en düĢük KF değeri ise orijinal pomza partikülü için hesaplanmıĢtır. 

 

Sentetik hümik asit çözeltisinin yanında düĢük SUVA değerine sahip Isparta içme 

suyu kaynağı kullanılarak doğal su testleri yapılmıĢtır. Sentetik hümik asit 

çözeltisinde test edilen bütün partiküller doğal su testlerinde de kullanılmıĢtır. Ancak 

doğal suda elde edilen DOM giderim verimleri % 10‘un altında olup hümik asit 

çözeltisinde elde edilen değerlerden oldukça düĢüktür. Demir oksitler tercihen 

aromatik türler gibi DOM‘un yüksek UV280 absorbansına sahip fraksiyonlarını 

giderdiği için, düĢük SUVA değerindeki Isparta içme suyundan DOM gideriminde 

etkisizdirler.  

 

Tezin üçüncü fazında hidrojen peroksit ve heterojen katalizör olarak orijinal ve demir 

oksit kaplı pomza partikülleri, orijinal ve asit aktiviteli kırmızı çamur partikülleri, 

çelikhane cürufu, ticari geotit ve hematit partikülleri kullanılarak sulardan DOM‘un 

oksidatif giderimi araĢtırılmıĢtır.  
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Katalizör ilavesiz salt hidrojen peroksit oksidasyonu ve test edilen çeĢitli 

katalizörlerin hidrojen peroksit ile birlikte kullanıldığı katalitik hidrojen peroksit 

oksidasyonu ile elde edilen DOM giderim verimleri salt adsorpsiyon prosesi ile 

karĢılaĢtırılmıĢtır. Katalizör ilave edilmeksizin salt hidrojen peroksit oksidasyonu ile 

sadece % 11 UV280 absorbans giderim verimleri elde edilmiĢtir. Orijinal pomza (3 

g/L) ve hidrojen peroksit (1000 mg/L) birlikte kullanıldığında % 28 UV280 absorbans 

giderim verimi elde edilmiĢtir. Bununla birlikte orijinal pomzanın demir oksit ile 

kaplanarak hidrojen peroksit ile birlikte kullanılması elde edilen UV280 absorbans 

giderim verimlerini neredeyse 3‘e katlamıĢtır (%71) (1000 mg/L hidrojen peroksit ve 

3000 mg/L demir kaplı pomza dozunda). Atık malzeme olan çelikhane cürufunun 

katalizör olarak hidrojen peroksit oksidasyonunda kullanılması da DOM giderim 

verimlerini önemli derecede artırmıĢtır. Çelikhane cürufu kullanılarak katalitik 

hidrojen peroksit oksidasyonu ile elde edilen maksimum UV280 absorbans giderim 

verimi % 80‘dir (1000 mg/L hidrojen peroksit ve 3000 mg/L çelikhane cürufu 

dozunda). Ticari geotit ve hematit partiküllerinin hidrojen peroksit ile birlikte 

kullanılması da benzer eğilimler sergileyerek DOM giderimi önemli Ģekilde 

artmıĢtır. Bütün bu sonuçlar demir kaplı pomzada ve çelikhane cürufunda bulunan 

demir oksit türlerinin hidrojen peroksit bozunmasını katalizleyerek hidroksil 

radikallerinin oluĢumunu teĢvik ettiğinin göstergesidir. Bu durum demir kaplı pomza 

ve çelikhane cürufunun katalitik hidrojen peroksit oksidasyonunda, ticari demir 

oksitler kadar etkili olduğunun kanıtıdır. 

 

Demir kaplı pomza katalizli katalitik hidrojen peroksit oksidasyonuna tert bütanolün 

ilavesi, DOM giderim verimlerini düĢürmüĢtür. Tüm hidrojen peroksit dozlarında tert 

bütanol ilavesi ile birlikte, giderim verimlerinin salt adsorpsiyonla elde edilen 

giderim verimlerine kadar düĢtüğü görülmüĢtür. Bu durum DOM‘un katalitik 

oksidasyonu sırasında OH
•
 radikallerinin üretildiği ve DOM gideriminde OH

•
 radikal 

mekanizmasının baskın olduğunu kanıtlamaktadır. Ayrıca tert bütanolün ilave 

edilmesi ile katalitik oksidasyon prosesindeki hidrojen peroksit tüketimi de 

azalmıĢtır. 

 

DüĢük SUVA değerine sahip Isparta içme suyunda katalitik hidrojen peroksit 

oksidasyonu ile elde edilen DOM giderim verimleri %10‘un altındadır. Tercihen 
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hidrofobik fraksiyonları gideren demir oksit yüzeylerde katalitik hidrojen peroksit 

oksidasyonu, hidrofilik karakterde olan Isparta içme suyu kaynağındaki DOM‘u 

gidermede etkisizdir.  

 

Tezin dördüncü fazında, ozon ve heterojen katalizör olarak orijinal ve demir oksit 

kaplı pomza/cüruf partikülleri, orijinal ve asit aktiviteli kırmızı çamur partikülleri, 

çelikhane cürufu, ticari geotit ve hematit partikülleri kullanılarak sulardan DOM‘un 

katalitik ozonlama prosesi ile giderimi araĢtırılmıĢtır. Katalizör ilave edilmeksizin 

gerçekleĢtirilen salt ozonlama, katalizör ilaveli katalitik ozonlama prosesi ile elde 

edilen DOM giderim verimleri salt adsorpsiyon prosesi ile karĢılaĢtırılmıĢtır.  

 

Katalizör ilave edilmeksizin gerçekleĢtirilen salt ozonlama prosesi ile % 47 UV280 

absorbans giderimi ve % 10 ÇOK giderimi elde edilmiĢtir. Diğer yandan demir kaplı 

pomza ve ozonun birlikte kullanılması (katalitik ozonlama), doğal organik madde 

giderimini önemli derede arttırmıĢtır. Demir kaplı pomza kullanılarak katalitik 

ozonlama prosesi ile elde edilen maksimum UV280 absorbans ve ÇOK giderim 

verimleri sırasıyla % 81 ve 46‘dır. Ayrıca katalitik ozonlama prosesi ile elde edilen 

DOM giderim verimleri salt adsorpsiyon ile elde edilen giderim verimlerinden de 

fazladır.  

 

DOM‗un katalitik ozonlama prosesi ile gideriminde partikül boyut fraksiyonu, pH 

değeri, sıcaklık ve radikal yakalayıcının varlığı gibi çeĢitli faktörlerin etkisi 

araĢtırılmıĢtır. Katalitik ozonlama ile elde edilen DOM giderim verimleri pomza 

partikül boyutuna bağlı olarak da değiĢmektedir. Diğer partikül boyut fraksiyonlarına 

göre daha yüksek yüzey alanına sahip olmasından dolayı, demir kaplı pomzaların en 

küçük tane boyut fraksiyonuna sahip olanı (<63 μm) en yüksek DOM giderim 

verimine sahiptir. Demir kaplı pomza kullanılan katalitik ozonlama prosesi pH 5 ve 

pH 9‘a göre, pH 6,86‘da DOM gideriminde daha etkilidir. Çözelti pH‘ı nötral 

değerde iken (çözelti pH değeri pHpzc değerine yakın olduğunda) demir oksit kaplı 

pomza yüzeyi nötr hale gelir. Dolayısıyla pozitif ya da negatif yüzey yüklere kıyasla 

hidroksil radikallerinin oluĢumunu teĢvik edici daha aktif yüzeyler oluĢacağından 

daha yüksek giderim verimleri elde edilir. Çözelti sıcaklığının 25°C‘den 35°C‘ye 

artmasıyla DOM giderim verimi reaksiyon zamanının ilk periyotlarında önemli 
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Ģekilde artmıĢ fakat 30 dakikalık reaksiyon süresinden sonra DOM gideriminde 

kayda değer bir değiĢiklik gözlenmemiĢtir.  

 

Salt ozonlama ve demir kaplı pomza kullanılan ozonlama proseslerine tert bütanolün 

ilavesi, DOM oksidasyonunu önemli derecede azaltmıĢtır. Tert bütanol ilavesinden 

sonra elde edilen DOM giderim verimleri salt ozonlama prosesinde % 5 azalırken 

katalitik ozonlama prosesinde % 10 azalmıĢtır. Tert bütanol ilavesinin salt ozonlama 

prosesine göre katalitik ozonlama prosesini daha çok etkilediği açık bir Ģekilde 

görülmektedir. Bu durum demir kaplı pomza katalizli ozonlamanın radikal 

mekanizması yoluyla pomza yüzeyinde OH
• 
radikalleri oluĢturarak DOM giderimini 

geliĢtirdiğini kanıtlamaktadır. Salt ozonlama prosesi ise daha çok doğrudan ozon 

reaksiyonu ile DOM‘u gidermektedir.  

 

DOM‘un demir oksitler kullanılarak katalitik ozonlama prosesiyle gideriminde, 

katalizörlerin aktivitesi, OH
• 
radikallerinin üretimine bağlıdır. Katalitik ozonlama 

prosesinde demir oksitler ozonun bozunmasını artırarak sonuçta OH
•
 radikallerinin 

oluĢumunu sağlamaktadırlar. OH
•
 radikal mekanizmasında ozon öncelikle kataliz 

yüzeyine adsorbe olur ve ardından da DOM‘u okside eden OH
•
 radikalleri oluĢturur. 

 

Katalitik ozonlama prosesinin DOM giderimindeki etkinliği, salt ozonlama, salt 

hidrojen peroksit, salt adsorpsiyon ve katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu 

prosesleri ile karĢılaĢtırılmıĢtır. DüĢük katalizör dozları kullanıldığında katalitik 

ozonlama prosesi genellikle diğer proseslere kıyasla en yüksek DOM giderim 

performansına sahiptir. Ancak katalizör dozu (1 g/L dozundan sonra) ve hidrojen 

peroksit dozu (150 mg/l H2O2 dozundan sonra) arttıkça katalitik ozonlama prosesi ile 

elde edilen DOM giderim verimleri katalitik hidrojen peroksit oksidasyonuyla elde 

edilen giderim verimleriyle hemen hemen aynı olmaktadır.  

 

Katalitik ozonlama prosesiyle doğal suda elde edilen DOM giderim verimleri 

sentetik hümik asit çözeltisinde elde edilen giderim verimlerinden düĢüktür. Isp 1 

DK partikülü kullanılarak gerçekleĢtirilen katalitik ozonlama ile hümik asit çözeltisi 

için % 78, Isparta içme suyu kaynağı için ise % 59 UV280 absorbans giderim verimi 

elde edilmiĢtir (6 g/L katalizör dozunda). Katalitik hidrojen peroksit oksidasyonu ile 
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Isparta içme suyunda oldukça düĢük (%10) DOM giderim verimleri elde edilmesine 

rağmen katalitik ozonlama prosesi ile % 60‘a varan UV absorbans giderim verimleri 

elde edilmiĢtir. Bu durum ozonun güçlü bir oksidant olup farklı DOM fraksiyonlarını 

gidermede etkili olmasından kaynaklanmaktadır.  

 

Elde edilen yüksek giderim verimlerine göre, tez çalıĢması kapsamında hazırlanan 

partiküller sulardan selenyum ve DOM gideriminde umut verici 

adsorbent/katalizörlerdir. Atık bir malzemelerin adsorban ve katalizör olarak 

kullanımı ile endüstriyel atıklar değerlendirilerek ülkemiz ekonomisine önemli bir 

katma değer sağlanabilir. 

5.1. Tezin Devamı Niteliğinde Yapılabilecek ÇalıĢmalar 

 

Tez çalıĢmasında yapılan araĢtırmaların yanı sıra ileride yapılabilecek projeler için 

incelenebilecek bazı hususlar vardır. XAD-8 ve XAD-4 reçineleri kullanılarak 

DOM‘u hidrofobik hidrofilik ve transfilik gibi faklı fraksiyonlara ayırdıktan sonra 

katalitik ozonlama prosesinin farklı DOM fraksiyonlarını gidermedeki performansı 

daha geniĢ çapta incelenebilir. Test edilen doğal ve atık malzemeler ile DOM 

giderimi için sürekli akıĢlı, sabit yataklı kolon reaktör konfigürasyonlarında testler 

yapılabilir. Ayrıca DOM giderimi için reaktör tasarım kriterleri, birim yatırım ve 

iĢletme maliyetleri, kolon testleri için doygun hale gelen malzemelerin 

rejenerasyonları, rejenerasyon sıklıkları, potansiyel filtre geri yıkama hususları, aktif 

karbonla ekonomik karĢılaĢtırmalar gibi analizler yapılabilir. Test edilen partiküller, 

DOM dıĢında organik ve inorganik kirleticilerin gideriminde de test edilebilir. 
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EKLER A. FOTOĞRAFLAR 

 

 

ġekil A.1. Orijinal ve demir oksitle kaplanmıĢ Isparta pomzasının fotoğrafları 

(partikül boyutu: <63 μm) 

 

 

ġekil A.2. Orijinal ve demir oksitle kaplanmıĢ Isparta pomzasının fotoğrafları 

(partikül boyutu: 63-125 μm) 
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ġekil A.3. Orijinal ve demir oksitle kaplanmıĢ Isparta pomzasının fotoğrafları 

(partikül boyutu: 125-250 μm) 

 

 

 

 
 

ġekil A.4. Orijinal ve demir oksitle kaplanmıĢ Isparta pomzasının fotoğrafları 

(partikül boyutu: 250-1000 μm) 
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ġekil A.5. Orijinal ve asit ve ısı aktiviteli kırımızı çamurun fotoğrafları (partikül 

boyutu: <250 μm) 

 

 

 

ġekil A.6. Orjinal Isparta 1 (<63 μm) pomzasının SEM fotoğrafı  

 

 



 

204 

 

 

 

 

ġekil A.7. Demir kaplı Isparta 1 (<63 μm) pomzasının SEM fotoğrafları (A, B) 
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ġekil A.8. Orijinal kırmızı çamurun (<250 μm) SEM fotoğrafı 
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ġekil A.9. Asit aktiviteli kırmızı çamurun (<250 μm) SEM fotoğrafları (A, B, C) 
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ġekil A.10. Orijinal volkanik cürufun (<63 μm) SEM fotoğrafı 

 

 



 

208 

 

 

 

 

ġekil A.11. Demir kaplı volkanik cürufun (<63 μm) SEM fotoğrafları (A, B, C) 
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EKLER B. GRAFĠKLER 

 

Çizelge B.1. DDS‘de selenit ve selenat için Langmuir izoterm parametreleri 

 

Adsorbent 
Selenit Selenat 

Qo 
a)

 KL  
b)

 R 
c)

 Qo 
a)

 KL  
b)

 R 
c)

 

Orijinal (muamelesiz) 

 partiküller 
  

Isp 1  ─ ─ ─ ─ ─ ─ 

OKÇ ─ ─ ─ ─ ─ ─ 

Geotit  0,74 2,19 0,91 ─ ─ ─ 

Hematit 2,34 1,56 0,98 ─ ─ ─ 

Modifiye (muameleli) 

 partiküller 
  

Isp 1 DK 0,95 257,00 0,86 0,42 68,90 0,90 

Isp 2 DK 0,38 1,36 0,94 ─ ─ ─ 

Isp 3 DK 0,16 2,63 0,70 ─ ─ ─ 

Isp 4 DK ─ ─ ─ ─ ─ ─ 

Kula 1 DK 0,88 0,58 0,96 ─ ─ ─ 

Kula 4 DK 0,39 0,28 0,98 ─ ─ ─ 

AAKÇ 1,16 78,70 0,92 1,31 11,39 0,73 
 

a) Maksimum adsorpsiyon kapasitesi (mg/g) 

b) Langmuir izoterm sabiti (L/mg) 

c) Korelasyon katsayısı 
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ġekil B.2. Orijinal kırmızı çamur ile salt adsorpsiyon, salt hidrojen peroksit ve 

hidrojen peroksit ve orijinal kırmızı çamurun birlikte kullanıldığı katalitik 

oksidasyon prosesleri ile hümik asit çözeltisi için UV280 absorbans giderimi (<250 

μm partikül fraksiyonu, katalizör dozu: 3 g/L, reaksiyon süresi: 24 saat, pH:6,86) 

 

 

ġekil B.3. Hümik asit çözeltisi için hematitin katalizör olarak kullanıldığı çeĢitli ileri 

oksidasyon proseslerinin DOM giderim verimlerinin karĢılaĢtırılması (H2O2 

Dozu=300 mg/L, ozon dozu= 3 mg/L, hematit fraksiyonu <5μm) 
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ġekil B. 4. Hümik asit çözeltisi için geotitin katalizör olarak kullanıldığı çeĢitli ileri 

oksidasyon proseslerinin DOM giderim verimlerinin karĢılaĢtırılması (H2O2 

Dozu=300 mg/L, ozon dozu= 3 mg/L, geotit fraksiyonu 45-100 μm) 

 

 

ġekil B. 5. Hümik asit çözeltisi için orijinal kırmızı çamurun katalizör olarak 

kullanıldığı çeĢitli ileri oksidasyon proseslerinin DOM giderim verimlerinin 

karĢılaĢtırılması (H2O2 Dozu=1000 mg/L, ozon dozu= 3 mg/L, orijinal kırmızı 

çamurun fraksiyonu <250 μm) 
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