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RESUMO

O surgimento e a identificagcdo dos microcontaminantes organicos tém atraido
0 interesse de inumeros pesquisadores para o desenvolvimento e melhoria nos
processos de degradacdo desses contaminantes de efluentes. Em geral, a
degradacdo de microcontaminantes por processos convencionais € bastante
dificultada, em raz&o das baixas concentracdes que eles sdo encontrados. Desta
forma, o processo foto Fenton e a Radiacdo Ultravioleta (UV) tém sido uma
alternativa promissora na eliminacdo deste tipo de contaminacdo da agua. O
presente trabalho teve como objetivo realizar o estudo da degradacao, em efluentes,
da atrazina (ATZ) utilizando o processo foto Fenton e da degradacao dos farmacos
propranolol (PRO) e metronidazol (MET) utilizando radiacdo UV. No estudo da
degradacdo da ATZ (0,1 mg L™) foi utilizado o processo foto Fenton UV-A (H,O, =
5,0 mg L™ e Fe?* = 5,0 mg L™), sendo obtida uma degradac&o do microcontaminante
de cerca de 62%, e o processo foto Fenton UV-C (H.0, =5,0 mg L e Fe?* = 1,0 mg
L"), obtendo 98 % de degradacdo da ATZ. A andlise da remocdo da matéria
organica durante o tratamento foto Fenton mostrou que ndo houve alteracéo
significativa nos parametros estudados. No estudo da degradacdo por fotélise UV
das solu¢Bes dos farmacos (100 mg L™?), foram obtidas taxas de degradacdo de 35%
(PRO) e 50% (MET), ap6s 8 horas de tratamento, enquanto que Nno processo
utilizando a luz solar foram obtidos taxas de degradacdo de 36% (PRO) e 16%
(MET). A partir das contantes cinéticas e das meias-vidas obtidas, foi verificado que
a fotolise direta utilizando a radiagéo solar é tdo eficaz quanto o sistema utilizando
radiacdo UV-C para promover a fotodegradacdo do PRO, e para o MET, os
resultados mostraram que o farmaco apresenta uma maior taxa de degradacao

quando a radiagéo UV-C foi utilizada.

Palavras-chave: Microcontaminantes; Radiacdo UV; foto Fenton.
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ABSTRACT

The occurrence and identification of organic microcontaminants has attracted the
interest of many researchers for the development and improvement in processes for
the removal of these contaminants from effluents. In general, degradation of
microcontaminants by conventional methods is very difficult, because of the low
concentrations that they are found. Thus, the photo Fenton process and Ultraviolet
Radiation (UV) has been a promising alternative for the removal of such water
contamination. This study aims to perform the investigation of degradation, in
effluent, of atrazine (ATZ) using the photo Fenton process and degradation of the
pharmaceuticals propranolol (PRO) and metronidazole (MET) using UV radiation. In
the ATZ (0,1 mg L™) degradation study, UV-A photo Fenton process was used (H,0-
=50 mg L e Fe* = 5,0 mg L?), achieving a microcontaminant degradation of
about 62 %, and the UV-C photo-Fenton process (H,0, = 5,0 mg L™ e Fe** =5,0 mg
L), reached about 98% of ATZ degradation. The analysis of organic matter removal
during the photo Fenton treatment showed no significant change in the studied
parameters. In the UV photolysis degradation study of the pharmaceuticals solutions
(100 mg L™) a degradation of 35% (PRO) and 50% (MET) was obtained after 8 hours
of treatment, whereas using solar radiation a degradation of 36% (PRO) and 16%
(MET) were obtained. From the kinetic constants and half-lives calculated, it was
found that direct photolysis using solar radiation was so effective as the system using
UV-C radiation to promote photodegradation of PRO, and for the MET results
showed that the pharmaceutical has a higher degradation rate when the UV-C

radiation was employed.

Palavras-chave: Microcontaminants; UV Radiation; photo Fenton.
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Introdugio

1. INTRODUCAO

Segundo dados da Organizacdo Mundial da Saude (WHO, 2006),
aproximadamente 1,2 bilhbes de pessoas ndo tém acesso a agua para consumo
doméstico, e cerca de 2,18 milh6es de pessoas morrem por ano devido ao fato de
nao possuirem agua com qualidade aceitavel para consumo, higiene pessoal e
outros usos diarios. As projecdes indicam que, até 2050, mais de 45% da populacao
mundial ndo tera acesso a agua potavel.

De modo a diminuir o impacto ambiental e social da escassez de agua no
planeta, programas de reutilizacdo de agua tém crescido e vém sendo incentivados
nos ultimos anos. A reutilizacdo da agua corresponde ao uso de efluentes, tratados
ou nao, para fins benéficos, tais como irrigacdo, uso industrial e fins urbanos nao-
potaveis (WEBER, 2010), desta forma diminuindo problemas de demanda de agua
para a populagao.

A agua € um recurso natural de grande importancia para todos os seres vivos,
por ser a base de toda vida na Terra, sendo o constituinte majoritario do nosso
organismo, compondo células e participando de processos biolégicos. Por isso, o
mau uso dos recursos hidricos e a sua poluicdo, por atividades humanas ou por
outras fontes naturais, afetam diretamente a qualidade de vida da populacao.

Durante as ultimas décadas, as pesquisas sobre o impacto da poluicdo da
agua tiveram como foco principalmente os poluentes convencionais. A poluicdo pode
ser definida como “a introdugéo pelo homem no meio-ambiente de substancias ou
energia passiveis de causar danos a saude, aos recursos naturais, aos sistemas
ecologicos ou interferir com o meio-ambiente” (HOLDGATE, 1981). Atualmente,
diferentes fontes de poluicdo da dgua séo identificadas, sendo uma tarefa de dificil
realizacdo a reducdo na quantidade de contaminantes liberados no ambiente por
meio de métodos de tratamento convencionais (DANTAS, 2005).

Nas ultimas décadas, diversos contaminantes organicos toxicos tém sido
encontradas no meio ambiente, principalmente em &guas superficiais, em
concentracdes na ordem de pg L* e ng L*, os chamados microcontaminantes
organicos (ESCHER et al., 2011). Dentre estes, os farmacos e os herbicidas tém se

destacado como substancias que apresentam toxicidade para o meio ambiente,
1
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provocando efeitos adversos em diferentes espécies de animais, e possivelmente ao
homem.

A recalcitrancia destes compostos favorece a permanéncia dos mesmos por
longos periodos de tempo na matriz aquatica, fazendo com que sejam crescentes as
pesquisas para estudo da degradacdo e da remocdo destas substancias em
efluentes. Portanto, novos estudos dos processos capazes de eliminar ou degradar
estes “novos” contaminantes sdo necessarios, e dentro deste contexto, a radiacédo
Ultravioleta (UV) e os Processos de Oxidacdo Avancada (POA), em especial o
processo foto Fenton, tém se destacado como processos eficientes no tratamento de
efluentes.

Este trabalho tem como objetivo principal estudar a degradacdo de
microcontamintes em efluentes utilizando a radiacdo UV e o processo oxidativo

avancado foto Fenton.




Objetivos

2. OBJETIVOS

2.1. OBJETIVO GERAL

Avaliar a eficiéncia do processo oxidativo avancado foto Fenton na
degradacdo do microcontaminante atrazina em efluentes, como também, avaliar a
fotodegradacdo dos farmacos propranolol e metronidazol em solugbes aquosas
sintéticas, utilizando radiacdo UV.

2.2. OBJETIVOS ESPECIFICOS

— Avaliar a eficiéncia do processo foto Fenton UV-A, na degradacdo da ATZ em
efluentes através de medidas da porcentagem de degradacdo deste
contaminante, de Carbono Orgéanico Total (COT), de Demanda Quimica de
Oxigénio (DQO), de Demanda Bioquimica de Oxigénio (DBO), de Aromaticidade,
de Turbidez e de Toxicidade (Teste Luminotox);

— Através da razdo DQO/DBOs, calculadas durante o processo foto Fenton UV-A,
avaliar a recalcitrancia dos compostos intermediarios formados na degradacao

da ATZ em efluentes;

- Avaliar a toxicidade dos compostos intermediarios formados na degradacao da

ATZ em efluentes secundarios durante o processo foto Fenton UV-A,;

— Avaliar a eficiéncia do processo foto Fenton UV-C, na degradacdo da ATZ em
efluentes através de medidas da porcentagem de degradacdo deste
contaminante, de COT, de DQO e de Aromaticidade;

— Estudar a fotélise direta de solu¢cbes aquosas de Propranolol (PRO) e de
Metronidazol (MET) por meio da radiagdo UV-A e UV-C, através de medidas da
porcentagem de degradacdo dos farmacos, de Demanda Quimica de Oxigénio

3
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(DQO), de Demanda Bioquimica de Oxigénio (DBO), de Aromaticidade, da
quantidade de nitratos (NO3’) e de Toxicidade (teste baseado na inibicdo do

crescimento das raizes de Cebola — Allium Cepa);

Através da razdo DQO/DBOs, calculadas durante a fotélise UV, avaliar a
biodegradabilidade dos compostos intermediarios formados na degradagédo dos

farmacos;

Comparar a eficiéncia da fotdlise UV-C e da fotolise usando luz solar na

degradacéao dos farmacos PRO e MET;

Verificar a cinética do processo de degradacdo dos farmacos PRO e MET

através da fotolise UV-C e luz solar.
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3. FUNDAMENTACAO TEORICA

3.1. CONTAMINANTES ORGANICOS

No mundo atual, a contaminacdo dos recursos naturais faz parte de uma
discussdo que esta, cada vez mais, ganhando espaco em todos os setores da
populacdo, quer seja no campo social ou econdmico, e ainda mais evidente no
campo cientifico. As abordagens a respeito do tratamento da agua ocorrem
principalmente devido ao fato de que, mesmo num planeta onde aproximadamente
71% da superficie é recoberta por agua, muitas localidades ainda ndao tém acesso
ao recurso com caracteristicas de potabilidade adequadas as necessidades do
consumo humano (GRASSI, 2001).

Aproximadamente um terco de todos os compostos organicos produzidos tem
como destino final o meio ambiente. Cerca de 800 compostos quimicos, incluindo
mais de 600 compostos organicos, muitos dos quais biologicamente ativos, tém sido
detectados em diferentes amostras de agua. Destes, 118 agentes quimicos séo
considerados mundialmente como prioritarios para efeito de controle ambiental.

Na Unido Européia, a Diretiva Quadro da Agua (DQA) n° 2455/2001/CE
definiu uma lista de 33 substancias prioritarias como contaminacdo da agua,
incluindo pesticidas, hidrocarbonetos aromaticos policiclicos, benzeno, compostos
halogenados (CLARA et al.,, 2012) entre outras, devido as suas utilizagcbes em
grande escala e concentracdes elevadas.

No Brasil, a Resolugdo CONAMA n° 357, de 17 de Marco de 2005, que foi
complementada pela Resolugdo CONAMA n° 430, de 13 de Maio de 2011,
regulamenta a concentracdo de alguns contaminantes organicos (Tabela 1), dentre
0S quais estdo presentes substancias que em outros paises sua presenca nos
efluentes estdo completamente proibidas.

Dentre os contaminantes organicos, alguns encontrados em &aguas de
mananciais do Brasil (BORTOLUZZI et al., 2006), podemos destacar a atrazina
(ATZ), um dos herbicidas mais amplamente utilizados na agricultura, que segundo a
Environmental Protection Agency (EPA) € um possivel agente carcinégeno humano
e devido a sua presenca e de seus subprodutos de degradacdo em aguas
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superficiais e subterraneas, varios paises europeus restringiram ou baniram seu uso

(DICK et al., 2010).

Tabela 1. Contaminantes organicos em aguas doces — classe |I.

Contaminantes Organicos

Valor Maximo (ug.L™)

Aldrin + Diedrin 0,03
Atrazina 2,0
Benzeno 0,005

Benzopireno 0,7
Carbaril 70,0
Clordano (cis + trans) 0,3
DDT 1,0
Demeton 14,0
1,2-Dicloroetano 0,01
1,1-Dicloroeteno 30,0
Dodecacloro Pentaciclodecano 0,001
Endrin 0,2
Fenobis Totais 0,01
Glisofato 280,0
Gution 0,005
Heptacloro epoxido + Heptacloro 0,03
Lindano 2,0
Malation 100,0
Metoxicloro 20,0
Paration 35,0
PCBs 0,001
Pentaclorofenol 0,009
Tetracloreto de carbono 0,003

Tetracloroeteno 0,01

Toxafeno 0,21
Tricloroeteno 0,03

Fonte: BRASIL, 2005.

Por muito tempo, os trabalhos desenvolvidos na area de tratamento de

efluentes foram direcionados ao grupo dos poluentes considerados prioritarios,

grande parte dos quais corresponde a espécies organicas resistentes e de

acentuado carater téxico (ex. hidrocarbonetos policiclicos aromaticos e bifenilas

policloradas). Nos ultimos anos, entretanto, outros importantes microcontaminantes

e fontes de contaminagdo tém sido evidenciados, o que faz com que a

disponibilizacdo de sistemas de tratamento permaneg¢a como importante desafio da

area (CRUZ, 2010).
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3.1.1. MICROCONTAMINANTES NO MEIO AMBIENTE

O crescimento da preocupacdo devido ao uso excessivo de produtos que
liberam o0s contaminantes organicos no meio ambiente tem aumentado
significativamente nos ultimos anos. Ao longo das décadas, a degradagcdo ambiental
vem ocorrendo de diversas formas, onde uma atencédo especial foi destinada, a
partir de 1990, aos microcontaminantes organicos (FERREIRA, 2005).

Os Contaminantes Emergentes (CE), dos quais fazem parte os farmacos, os
produtos de higiene pessoal e de uso doméstico, os hormdnios, 0s agentes
tensoativos, os conservantes, os filtros UV, entre outros (HERNANDEZ-LEAL, 2011)
e os Contaminantes Organicos Persistentes (COP), sdo substancias que vém sendo
investigadas por pesquisadores (BILA & DEZOTTI, 2007), alguns dos quais fazendo
parte dos Contaminantes Prioritarios (CP), encontrados na legislacdo ambiental de
diversos paises por apresentarem alta toxicidade, alta persisténcia ambiental e
elevado potencial de bioacumulacédo (SANCHES, 2010).

O desenvolvimento destes produtos resultou em inumeros beneficios ao
homem, entretanto, quando langados no meio ambiente vém provocando danos aos
mananciais, aos solos e a agua (MIERZWA, 2009). Sao considerados
microcontaminantes, devido aos potenciais efeitos adversos que podem causar nos
ecossistemas e na saude humana (NEALE et al., 2011). N&o precisam ser
persistentes no meio ambiente para provocarem danos aos seres Vivos, pois sua
transformacao pode ser compensada por sua continua introducdo no meio ambiente
(PETROVIC, 2003).

O surgimento e a identificagdo dos microcontaminantes organicos tem atraido
0 interesse de inUmeros pesquisadores, sendo crescente 0 niumero de pesquisas
para o0 desenvolvimento e melhoria nos processos de remocgdo desses
contaminantes (BAUERLEIN et al., 2012). Em geral, a degradacdo destes
micropoluentes por processos convencionais é bastante dificultada, em raz&o das
baixas concentragbes em que sao encontrados e da usual resisténcia derivada da
sua natureza quimica (DURIGAN, 2012).

O aperfeicoamento das técnicas analiticas vem provocando um aumento

significativo do numero de microcontaminantes identificados e quantificados nos

7




Fundamentacdo Tedrica

efluentes (BISCEGLIA et al., 2010). Como os estudos de monitoramento de
microcontaminantes no Brasil em esgotos, aguas superficiais e de abastecimento,
ainda sao incipientes (SOUZA, N., 2011) e como no Brasil ainda ndo existindo uma
legislacdo especifica que regulamente a concentracdo de alguns destes compostos
como contaminacdo em aguas residuais ou em agua potavel, o estudo de novas

propostas de remocao destes contaminantes tem se tornado bastante relevante.

3.1.1.1. CONTAMINANTES EMERGENTES (CE)

Os CE séo poluentes que podem ser encontrados em matrizes ambientais e
bioldgicas, ndo possuem uma legislacdo para regulamentar a concentracdo maxima
permitida para que sua presenga no meio ambiente, mas que apresentam risco
potencial & salde humana e ao meio ambiente (SILVA, 2011).

Compreendem os farmacos, produtos de higiene pessoal, hormonios,
subprodutos industriais, e drogas ilicitas (Tabela 2). Sado dispersos amplamente no
meio ambiente, por intermédio das atividades humanas, e sdo "emergentes" em
aguas superficiais e subterraneas, como resultado de emissdes industriais, de
derrames acidentais, da aplicacdo controlada (por exemplo, pesticidas na
agricultura) e das atividades de consumo, incluindo a excrecdo e a disposicéo
natural (BRAVO, 2009).

Os efeitos desses contaminantes em aguas naturais ndo sao muito
conhecidos; entretanto, a grande preocupacdo em relacdo a sua presenca, diz
respeito aos potenciais efeitos adversos para a saude humana, animal e de
organismos aquaticos (HOMEM, 2011). Muitos deles sao classificados como
desreguladores endocrinos (DE), e consequentemente causam danos em um
organismo saudavel ou em seus descendentes ou subpopulacdes.

Sendo uma das classes dos CE mais pesquisada, os farmacos, de diversas
classes terapéuticas, como antibidticos, antilipémicos, anti-inflamatorios,
analgésicos, anti-hipertensivos, entre outros, tém sido detectados em esgotos
domésticos, 4guas superficiais e subterraneas em concentracdes na faixa de pg L™

e ng L™ em vérias partes do mundo (MELO et al., 2009).
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Tabela 2. Exemplos de contaminantes emergentes

Contaminante Classe Quimica
(I) Farmacos
Antibioticos Trimetropina, eritromicina, lincomicina,

Sulfametoxazol, flumequina

Analgésicos e Anti-inflamatérios Codeina, ibuprofeno, acetaminofen, acido acetil
salicilico, diclorofenaco, fenoprofeno.

Psicotrépicos Diazepan

Anti-epiléticos Carbamazepina

B-bloqueadores Metoprolol, propranolol, timolol

(1) Esteroides e Hormbnios Sexuais Estradiol, estrona, estriol, dietilbestrol

(11 Produtos de Higiene Pessoal

Fragrancias Almiscares nitrados, policiclicos e macrociclicos
Protetores Solares Benzofenona

Repelentes N,N-dietiltoluamida

(IV) Antisépticos Triclosano, clorofeno

(V) Detergentes e seus metabdlitos Alquilfenéis e compostos perfluorados

(VI) Retardadores de chama Difenil éteres polibrominados (PBDES). bisfenol A
(V1) Aditivos da gasolina Dialquil éteres, metil-ter-butil éter (MTBE)

(VIII) Subprodutos da desinfecéo Bromodacidos, bromoacetonitrilos,

Bromoaldehidos, cianoformaldeidos

Fonte: BARCELO, 2003.

Muitas classes de farmacos sédo usadas em quantidades semelhantes as de
muitos pesticidas e outros microcontaminantes organicos, mas nao sao obrigados a
passar pelos mesmos testes rigorosos para o conhecimento de seus efeitos e
destino final no meio-ambiente (JONES, 2001). Na Europa, cerca de 4.000
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diferentes compostos farmacéuticos ativos, usados como medicamentos de uso
humano e veterinario, sdo suscetiveis de atingir os compartimentos ambientais
(MOMPELAT, 2009).

A presenca de farmacos nos efluentes e o0s riscos potenciais associados com
lancamentos de farmacos para o meio ambiente tornaram-se uma questéo cada vez
mais importante para os Orgdos de regulacdo ambiental (CRANE, 2006). E
verificado, por exemplo, que residuos de antibiéticos no meio ambiente geram
grande preocupacdo por causa do potencial desenvolvimento de resisténcia
bacteriana (EICKHOFF, 2009).

Os farmacos usados pelo homem podem ser excretados no meio ambiente,
na forma metabolizada ou n&o, juntamente com a urina e fezes (KOEHLER et al.,
2012), atingindo as Estacfes de Tratamento de Esgoto (ETEs). Varias dessas
substancias parecem ser persistentes no meio ambiente, ndo sendo totalmente
removidas e resistindo aos processos convencionais de tratamento (RODIL, 2012).

Os efluentes tratados contendo farmacos que ndo sao removidos nas ETES
sao lancados no corpo receptor, contaminando rios, estuarios, lagos e em alguns
casos, podendo atingir aguas subterraneas e aguas para consumo. Ao serem
removidos nas ETEs, estes compostos podem ser transferidos para as lamas que
sao aplicadas na agricultura, podendo contaminar o solo, escoar os seus lixiviados
para as aguas superficiais, bem como podera ocorrer a sua infiltracdo, pondo em
risco a qualidade das aguas subterraneas (ROQUE, 2009).

Tais compostos ndo tém limites ambientais estabelecidos, pois apenas ha
alguns anos séo considerados potencialmente toxicos ao meio ambiente, e pouco se
conhece sobre 0s possiveis efeitos sinérgicos que podem ocorrer no ambiente, os
quais provavelmente devem ser dependentes do comportamento farmacocinético do
composto, como meia-vida, metabolismo, excrecéo etc. (ALMEIDA et al., 2005).

Fazendo parte dos principais CE estudados por pesquisadores, os hormonios
podem ser considerados DE, e estudos mostram que tais substancias em
determinanadas concentracfes podem afetar o desenvolvimento de peixes e de
aves em condicdes de laboratorio (ARIKAN, 2008).

No homem, os hormoénios sdo excretados na urina sob a forma de compostos

conjugados (acetatos, sulfatos e glucoronatos), onde podem ser reativados por
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microorganismos, surgindo na forma ativa nos efluentes, nas aguas superficiais, nas
aguas subterrdneas e nos solos. Mesmo em baixas concentra¢gdes, podem provocar
problemas comportamentais e reprodutivos a vida humana e a fauna (CARR, 2008),
e € provavel que causem impactos sinérgicos quando combinados com outro DE.

Dentre os hormoénios sexuais, 0s estrogenos, usados em terapias de
reposicdo e meéetodos contraceptivos, sdo 0s que despertam maior preocupacao,
tanto pela poténcia como pela quantidade continua introduzida no ambiente (LIU,
2011). Estes compostos sdo extremamente ativos biologicamente e estédo
relacionados a etiologia de varios tipos de canceres (REIS FILHO, 2006).

Estudos levantaram a hipétese de que uma diminuicdo na contagem de
espermatozoides, cancer de testiculo e outros distarbios na fertilidade masculina
podem ser causados pela ingestdo de estrogenos através dos alimentos ou agua
potavel (TERNES et al., 1999).

Também pode ser destacada outra classe de CE, que sdo os produtos de
higiene pessoal. Cremes, perfumes, dentifricios, entre outros, contém espécies
quimicas que tém sido lancados nos efluentes, e quando submetidos aos processos
de tratamento ndo séo totalmente degradados, sendo assim detectados nos corpos
d’'agua (LEITE, 2008).

Ha evidéncias de que alguns destes compostos sdo persistentes no
ambiente, podendo provocar diferentes impactos ambientais, incluindo alteracdes
nas razbes de machos e fémeas de certas espécies, modificacbes em ciclos
biogeoquimicos e no crescimento das plantas, como também provocar deformidades

anatdbmicas numa ampla gama de organismos (JJEMBA, 2006).

3.1.1.2. CONTAMINANTES ORGANICOS PERSISTENTES (COP)

Os COP sao substancias quimicas de alta estabilidade, toxicas e duradouras,
gue podem persistir na natureza por anos, provocando sérios problemas a saude
humana e ao meio ambiente. S&o assim denominados devido sua prolongada meia-
vida nos compartimentos ambientais: solo, sedimento, agua, ar e biota. Perpetuam-

se na cadeia alimentar, incorporando-se no tecido adiposo, podendo ser transmitidos
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pelo leite materno, causando cancer, desordens reprodutivas, alteracdes no sistema
imunologico e no sistema nervoso (FONTENELE et al., 2010).

Estes contaminantes podem percorrer grandes distancias, e por isso, podem
ser encontrados em animais de regides afastadas, como a Antartica. Com o ciclo
das correntes maritimas, acabam atingindo as regides polares, podendo alcancar os
topos de montanhas geladas (DIAS, 2010). Entre eles, estdo as dioxinas e 0s
furanos, o DDT (diclodifeniltricloroetano) e agrotéxicos (Tabela 2), sendo
regulamentadas pela Convencdo de Estocolmo (SIWI,2005). Um dos mais
relevantes é o inseticida DDT, que apesar de ter sua comercializacdo e aplicacao
proibida na maioria dos paises, ainda € utilizado em algumas nacdes tropicais e
subtropicais para controle de vetores, como a malaria (MOURA et al., 2011).

Desde maio de 2004, os 151 paises que aceitaram a Convencao de
Estocolmo precisam desenvolver procedimentos para retirar do cotidiano da
populacdo 12 dos COP. Sé&o oito pesticidas: aldrin, clordano, DDT, dieldrin, endrin,
heptacloro, mirex e toxafeno. Dois produtos quimicos industriais — PCB
(bifenilpoliclorado) e hexaclorobenzeno — e dois subprodutos ndo deliberados, como
as dioxinas e os furanos (ALMEIDA, F., 2007).

Tabela 2. Contaminantes organicos persistentes

Contaminante Meia-vida (dias)
Aldrin 730 a 14245
Heptacloro > 730
Clordano 730 a 5479
DDT 730 a 14245
Mirex 4383
Dieldrin 3652 a 4383
PCBs 10 a 548
Endrin 3650 a 4383
Toxafeno 100 a 4383
HCB 365 a 7305
Dioxinas > 4383
Furanos 986 a 8336

Fonte: FELIX, 2007.

Podem provocar diversos efeitos a saude humana, dependendo de fatores
relacionados a exposicao (como dose, duracdo e rota), como também idade, sexo,

saude, estilo de vida e nutricdo do individuo exposto. Os efeitos da exposicao
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podem ir desde comprometimento do figado até ataque ao sistema nervoso e
sistema reprodutor (PINTO, 2007).

Até o inicio da década de 1990, os COP, juntamente com os metais pesados,
eram poluentes prioritarios nos programas de vigilancia ambiental em diversos
paises. Atualmente, a investigacdo sobre o impacto da poluicdo quimica provocada
por esses contaminantes tem se tornado menos relevante para muitos paises do
primeiro mundo, porque suas emiss@es foram substancialmente reduzidas através
da adocao de medidas legais e a eliminacdo de fontes de poluicdo (JONES, 2005).

Entretanto, nos paises em desenvolvimento se faz extremamente necessario
o controle e a remocéo dos COP nos efluentes e meio-ambiente, principalmente no
Hemisfério Sul, onde muitas séo as dificuldades para controla-los. Este fato se deve
a capacitacdo, ainda restrita para manejo de produtos téxicos, a falta de pesquisas e
informacdes para subsidiar acdes técnicas e legais, e a falta de recursos financeiros
(CONFALONIERI et al.,2002).

Além da falta de programas federais e estaduais de monitoramento continuo,
os dados gerados nos programas nacionais ja finalizados e disponiveis carecem de
informacbes sobre as fontes das COP. Tais fontes devem ser amplamente
caracterizadas em qualquer programa de monitoramento, devido a alta persisténcia

destas substancias no meio ambiente (BISINOTI et al., 2007).

3.2. USO DE RADIACAO ULTRAVIOLETA NO TRATAMENTO DE
AGUA

Em geral, desde 1900 até o inicio dos anos 70 do mesmo século, os
tratamentos de efluentes visavam principalmente a remocao de material suspenso e
flotavel, o tratamento de orgéanicos biodegradaveis e a eliminacdo de organismos
patogénicos. Nos ultimos 40 anos, devido a diversidade dos efluentes, 0s processos
de tratamentos tém sido alterados continuamente de modo a cumprirem as

exigéncias crescentes sobre a qualidade dos efluentes finais (TERNES, 2004).
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Na pratica, a aplicacdo de métodos de tratamento deve levar em
consideracdo a natureza e as propriedades dos efluentes a serem tratados
(HANDBOOK, 2007). Alternativas para desinfec¢cao e oxidagéo surgiram a partir de
pesquisas para identificacdo dos subprodutos gerados durante o tratamento de
efluentes, principalmente alguns organoclorados potencialmente toxicos (ROOK,
1974). Paises como Canada e Estados Unidos, e uma grande parte da Europa
passaram a utilizar com bastante frequéncia tecnologias como radiacdo ultravioleta
(UV), ozbnio (O3), peroxido de hidrogénio (H.O,) e outras tecnologias combinadas.

A radiacdo UV vem sendo usada com sucesso no tratamento da agua em
processos de desinfeccdo e para degradar contaminantes organicos por fotélise
direta (DANTAS, 2010). A radiagdo UV de baixa pressdo, que emite luz
monocromatica primaria em 254 nm pode ser utilizada na desinfeccdo de agua
potavel (SANCHES, 2010).

O efeito germicida da radiagdo UV foi reportado pela primeira vez por Does e
Blunt, em 1878 (KOLLER, 1952), sendo utilizada como alternativa para desinfecgao
da agua desde o inicio do século XX, mas por problemas de confiabilidade nos
equipamentos e na tecnologia da época, foi abandonada (DANIEL, 2001). Apds a
superacao destes problemas, o método de desinfeccdo por radiagcdo UV (Fotolise
UV) comecou a ganhar popularidade, principalmente em paises europeus.

Na Alemanha e na Austria, a regulamentacdo ambiental prescreve para a
desinfecgéo de 4gua potavel, uma dose de 400 J m? de radiacdo UV como sendo
possivelmente suficiente, exceto para algumas espécies de virus, para eliminar uma
grande variedade de organismos patogénicos (CANONICA, 2008). Por volta de
1998, havia cerca de 3.000 instalagbes de desinfeccdo com UV para aguas de
abastecimento, sendo 2.000 na Europa e 1.000 nos Estados Unidos (WRIGHT &
CAIRNS, 1998).

Ainda na Europa, o PSA (Plataforma Solar de Almeria), um dos laboratérios
cientificos europeus para estudos envolvendo aplicacbes da energia solar, tem
desenvolvido métodos para desinfeccdo da agua por processos fotoquimicos
(MALATO et al., 2002). Essas pesquisas vém sendo realizadas nesse centro de

pesquisa nas ultimas trés décadas, desde os anos 90.
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Segundo alguns pesquisadores (CAIRNS, 1995; SOUZA, 2000) séo varias as
vantagens do uso da radiacdo UV no tratamento da agua, dentre elas podemos
destacar:

¢ efetiva para grande variedade de bactérias e virus, usando doses
relativamente pequenas;

* ndo necessita da adi¢cdo de reagentes quimicos;

e pequeno tempo de contato (as doses efetivas sdo alcancadas em poucos
segundos de desinfeccao);

» evita mudancas bruscas no pH;

Como principais desvantagens, podemos citar:

* a matéria dissolvida ou em suspensao reduz a intensidade de radiacdo
guando atravessa a lamina liquida;

e ageometria do reator e o tipo de lampada utilizada pode aumentar o consumo
de energia e, consequentemente, o custo da operacao;

e 0 tratamento é menos efetivo em aguas com cor e turbidez de elevado valor;

e aexposicao a radiacdo UV pode causar lesdes nos olhos e cancer de pele.

Em tratamentos que utilizam a radiacdo UV, o custo total do processo de
tratamento se torna um fator primordial. Esse custo € diretamente dependente da
natureza e concentracdo dos poluentes, vazéo do efluente e configuracao do reator
(ANDREOZZI et al., 1999). Na literatura, existem procedimentos que estimam o
consumo de energia elétrica, durante o tratamento usando lampadas UV,
considerando a quantidade de energia elétrica (kWh) usada para degradar uma
unidade de massa (kg) do poluente (ELMOLLA, 2010).

Para minimizacéo dos custos operacionais, a radiacdo UV pode ser usada em
processos combinados nos quais radicais hidroxilas (*OH) sédo gerados através da
utilizacdo de oxidantes como o0zénio (O3), peréxido de hidrogénio (H.0,), reagente
Fenton etc. A utilizagdo desses oxidantes combinados com a radiagdo UV tem uma
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série de vantagens, principalmente o aumento na eficacia. (TEIXEIRA & JARDIM,
2004).

Avancos significativos tém sido realizados para o entendimento dos
processos usando radiacdo UV para o tratamento e remocdo de contaminantes
organicos e farmacos (BOREEN, 2004). Entretanto, sdo necessarias detalhadas
pesquisas para identificacdo e caracterizacdo dos subprodutos formados durante
esses processos, pois durante o tratamento de efluentes utilizando-se radiagao UV
pode ocorrer a formacédo de subprodutos com uma toxicidade maior do que o0s
compostos iniciais (BAYARRI et al., 2007 ; PRADOS-JOYA et al.,, 2010), sendo
identificadas em algumas pesquisas subprodutos como dioxinas (SON, 2009) e
nitritos (IJPELAAR, 2007) no processo de fotolise.

3.3. PROCESSOS DE OXIDACAO AVANCADA (POA)

Principalmente como consequéncia da atividade industrial, o0 meio ambiente
vem recebendo uma grande variedade de produtos quimicos potencialmente toxicos.
Este avanco tecnoldgico tem gerado uma série de novos produtos, dos quais mais
de 8 milhdes estdo caracterizados quimicamente (GULYAS, 1992), fato este que
aumenta a necessidade do desenvolvimento de novas tecnologias de tratamento
para purificacdo de efluentes.

Atualmente, a maioria dos efluentes é tratada efetivamente por meio dos
métodos convencionais; entretanto, a crescente complexidade dos efluentes pode
ser um fator limitante da eficiéncia de alguns dos processos convencionais de
tratamento (NOGUEIRA et al.,, 2007). Em alguns casos, a natureza refrataria dos
contaminantes faz com que os tratamentos de depuragdo convencionais, como a
oxidacdo biologica, resultem em insuficientes (ALMEIDA et al., 2004). Estudos tém
mostrado uma preocupacdo com 0 monitoramento de microcontaminantes
organicos, devido ao fato de muitas dessas substancias serem frequentemente
encontradas em ETEs e serem persistentes no meio ambiente, ndo sendo

completamente removidas.
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Como nos dias de hoje a emissdo e a presenca de microcontaminantes
organicos tem se tornado um grande problema ambiental, e no Brasil ndo existe uma
legislacdo que regulamente a presenca de uma parte destes compostos nos
efluentes, pesquisadores tém desenvolvido diferentes técnicas para sua remocao,
dentre as quais se destacam os Processos de Oxidacdo Avancada (POA).

Ha véarios anos, os oxidantes fortes vém sendo utilizados no tratamento de
efluentes e para desinfeccdo da agua. O Oz, por exemplo, foi utilizado na Holanda
pela primeira vez em 1893 (SANCHEZ, 2003). Entretanto, somente em 1973,
durante o Primeiro Simpésio Internacional em Ozodnio para Tratamento de Aguas e
Efluentes, foi usada a terminologia “Tecnologias de Oxidacdo Avancada” (GLAZE,
1989).

O termo Processos de Oxidacdo Avancada (POA) refere-se especificamente
aos processos em que a oxidacdo de contaminantes organicos ocorre
principalmente através de rea¢Bes com radicais *OH (GLAZE, 1987). Estes radicais
*OH possuem um elevado poder oxidante, sendo uma espécie extremamente reativa
e pouco seletiva (CARBALLA et al., 2004). Os POA envolvem basicamente duas
etapas principais de oxidacdo: a formacdo de fortes oxidantes (radicais *OH) e a
reacao destes oxidantes com contaminantes organicos em agua.

Devido ao elevado potencial padréo de reducédo (E° = 2,73 V), muito superior
ao dos oxidantes convencionais (s6 o flior € mais oxidante), os radicais *OH atuam
na oxidacdo de uma grande variedade de substancias. Estes radicais tendem a
oxidar completamente (ou mineralizar) (PEYTON et al., 1982) diversos tipos de
contaminantes e sdo capazes de reagir 10° — 10'? vezes mais rapido que outros
oxidantes alternativos (GLAZE, 1989).

A importancia dos POA foi reconhecida pela USEPA (Agéncia de Protecéo
Ambiental dos Estados Unidos) com a publicacdo do Handbook “Advanced
Oxidation Process” (GHISELLI, 2002). Devido a alta eficiéncia e versatilidade, os
POA vém sendo tratados, entre os pesquisadores, como uma das alternativas mais
promissoras entre 0S novos processos, em desenvolvimento, para o tratamento de
aguas e efluentes, bem como remediacao de solos (NOGUEIRA, 2002).

Os POA sao técnicas que podem ser utilizadas de modo conveniente no

tratamento de efluentes em pequena e média escala, e tém merecido destaque
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devido a alta eficiéncia na degradacdo de inUmeros compostos organicos e custo
operacional baixo. Dentre os POA, destacam-se os métodos: Fenton, foto Fenton,
ozonizagdo, UV/H,0,, fotocatélise heterogénea, entre outras técnicas combinadas.

Nos POA, a fonte de radicais *OH sao as mais diversas. Eles podem ser
formados a partir de oxidantes como H,O, ou Oz, sendo que a eficiéncia pode ser
aumentada pela combinacdo com irradiagdo ultravioleta (UV), ou catalisadores,
como dioxido de titanio (TiO,) e O6xido de zinco (ZnO), ions metalicos e
semicondutores (GLAZE, 1987). Os processos que contam com a presenca de
catalisadores solidos sdo chamados heterogéneos, enquanto que os demais séo
chamados homogéneos.

De acordo com as propriedades do efluente a ser tratado e com o objetivo do
tratamento, os POA podem ser usados nas mais diversas aplicacdes, tais como:
remediacdo do solo, producdo de agua ultrapura, tratamento de compostos
organicos e no controle do odor, podendo ser empregados sozinhos ou juntamente
de outros processos fisico-quimicos e biolégicos (KLAVARIOTI, 2009).

Quando modificados de modo adequado, os POA podem ser utilizados na
eliminacdo de contaminantes da ordem de 1 a 10.000 ppm. As principais vantagens

de sua aplicacéo séo:

* mineralizam o contaminante;

* nao trocam somente de fase o contaminante (como ocorre no arraste por ar e
tratamento com carvao ativado), e sim o transformam quimicamente;

* geralmente se consegue a mineralizacdo completa (destruicdo) do
contaminante;

e usualmente ndo geram lodo que requer um processo de tratamento ou
disposicéo;

* Uteis para degradar contaminantes refratarios que resistem a outros métodos
de tratamento, principalmente o biolégico;

» transformam produtos refratarios em compostos biodegradaveis;

» geralmente, melhoram as qualidades organolépticas da agua tratada;

* em muitos casos, consomem menos energia que outros métodos;

18




Fundamentacdo Tedrica

» eliminam os efeitos sobre a saude humana provocada por desinfetantes e
oxidantes (cloro);

» reatividade nao seletiva diante da maioria dos compostos organicos, que €
especialmente interessante se o0 objetivo for evitar a presenca de produtos de
degradacéo téxicos;

e podem ser usados com outros processos (pré-tratamento e pés-tratamento).

Devido a essas vantagens, os POA vém sendo bastante empregados nos
altimos anos, sendo utilizados sozinhos, mas principalmente como pré-tratamento ou
pos-tratamento de aguas residuais (MOHAJERANI, 2009). Inumeras publicacbes
tratam da possibilidade de integragcdo dos POA com os métodos convencionais de
tratamento bioldgico, de forma a aumentar a biodegradabilidade do efluente
(BELTRAN, 2000) (BERTANZA, 2001) (CHAMARRO, 2001) (ESPLUGAS, 1997,
2001) (NOGUEIRA, 2009).

Uma das pioneiras na aplicacdo pratica dos POA foi a empresa Solarchem
Environmental Systems no Canada (agora Chemviron Carbono nos EUA). Essa
empresa apresenta mais de 50 instalagdes, em todo o mundo, de sistemas usando
os raios UV, UV/H,0,, ou O3/H,0,, para tratar uma variedade de contaminantes em
aguas residuais, aguas subterrdneas e aguas potaveis (WOLS, 2012).

A empresa apresenta um sistema que utiliza Os/H,O, para tratar agua de
poco, em uma vazéao de 450 m>h? é usado em Los Angeles. Outro sistema O3/H,0,
tem sido utilizado para a remoc¢do de atrazina da agua do rio Sena em Paris no
tratamento de 5.000 m® h, e sistemas de desinfeccdo UV sdo encontrados em
estacles de tratamento de agua potavel em toda a Europa e EUA.

No Brasil, a utilizacdo dos POA comecou em 1983 com a utilizagdo de O3 nos
processos de tratamento de agua, devido a necessidade de implementacdo de
alternativas para os metodos convencionais de pré-cloracdo e pré-aeracdo no
tratamento de aguas superficiais. A partir de 1985, o setor industrial também iniciou
0 uso do O3 com a aquisicdo de equipamentos e procedimentos laboratoriais.
(HASSEMER, 2000).

Nas ultimas décadas, os estudos para desenvolvimento de POA vém se

tornando crescente (TELEMACO et al., 2005), muitos destes visando a reducéo da
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poluicdo do efluente, de modo a viabilizar a sua reutilizacdo. Desta forma, os POA
vém apresentando destaque devido aos excelentes resultados que vém alcangando
no tratamento dos mais diversos tipos de efluentes, se mostrando como uma opgao
viavel, por exemplo, no pré-tratamento de efluentes, pois proporciona a
transformacdo de poluentes recalcitrantes em intermediarios biodegradaveis
(ESPLUGAS, 1997).

Entretanto, apesar de sua elevada eficiéncia no tratamento de efluentes, os
POA ainda se apresentam como uma técnica com elevado custo (COMNINELLIS et
al., 2008), especialmente em efluentes com alto grau de poluicdo. Como 0s custos
da implantagcdo dos POA em esta¢gBes de tratamento de &gua € considerado o
principal obstaculo a aplicacdo comercial, varias pesquisas, abordando o corte de
custos, vém sendo propostas (SCOTT & OLLIS, 1997).

3.3.1. PROCESSO FENTON

O método de degradacao de contaminantes chamado Fenton foi desenvolvido
no final do século XIX, em estudos realizados a partir da oxidacao do acido tartérico,
acido malico e outros compostos organicos por H,O, e sais ferrosos. (FENTON,
1894). Algumas décadas mais tarde, estudos postularam o mecanismo do processo,
revelando que os radicais *OH eram os oxidantes da reacao (HUANG, 1993).

O Processo Fenton é baseado na reac&o entre fons ferrosos (Fe?*) e per6xido
de hidrogénio (H,0O,). Os fons Fe?" iniciam e catalisam a reacdo de decomposicdo
do H,O, (AY, 2010), produzindo radicais e ions hidroxilas, conforme o mecanismo
(SUGAWARA, 2011):

Fe*" + H,0, > Fe*" + OH + HO- (1)
Fe>" + Hy0, > Fe* + HOpe + H' ()
Fe* + HOp > Fe*" + H' + O, 3)
HO+ + H,0, - HO2* + H,0 (4)
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Um dos primeiros trabalhos a detalhar o uso da reacdo de Fenton na
oxidacdo de compostos organicos, visando o tratamento de aguas, foi realizado por
Barbeni et al.,, que estudaram a degradacdo de clorofendis pelo reagente Fenton
(BARBENI et al., 1987), sendo a potencialidade do processo para o tratamento de
efluentes, mais tarde enfatizada, devido a simplicidade de sua aplicacdo, uma vez
que a reacdo ocorre a temperatura e pressao ambientes (MARTINS, 2010) e ndo
requer nenhum reagente ou equipamento especial (BIGDA, 1995).

O processo Fenton tem sido empregado no tratamento de agua tanto para
compostos organicos quanto para compostos inorganicos, em escala de laboratorio
e também usando amostras de efluentes reais (BENSALAH, 2011). O processo
Fenton é um tratamento atrativo para aguas residuais, devido a abundancia e a nao
toxicidade do fon Fe?*, como também devido ao fato de que o H,O, é um reagente
de facil manuseio.

A otimizagdo da quantidade de reagentes e de catalisador usada no
tratamento é fundamental na eficacia do processo Fenton e pode variar de acordo
com o tipo de efluente. A faixa tipica da relacdo H,O, / Fe** é de 5:1 a 25:1 em
massa (ALVES, 2004). A quantidade de H,O, € importante para a obtencéo de uma
melhor eficacia na degradacdo do contaminante, enquanto que, a concentracao de
Fe* é um fator importante na cinética da reacdo (CHAMARRO, 2001). A minima
concentracdo de fons Fe*" que permitem que reacdo aconteca dentro de um tempo
razoavel é de 3 a 15 mg L, independente da concentracédo de poluente organico
(KUSIC et al., 2006).

Dependendo da razdo H,O,/Fe*, o reagente Fenton pode apresentar
diferentes funcdes no tratamento do efluente. Quando a quantidade de Fe?
empregado se encontra em excesso estequiométrico em relacdo ao H,O,, o0
tratamento tende ao efeito de coagulacdo. Quando essas quantidades séo
revertidas, o tratamento tende a ter um efeito de oxidagdo quimica (NEYENS &
BAEYENS, 2003).

Alguns estudos verificam a possibilidade da utilizacéo de fons férricos (Fe*")
no processo Fenton, os quais regeneram os fons Fe?*, o que acaba por dar suporte
a este processo (JIANG et al., 2010). Este processo com utilizagéo de fons Fe** ou

outros catalisadores é denominado de “Fenton like” (USTUN et al., 2010).
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O processo Fenton tem se mostrado eficiente no tratamento de diversos tipos

de contaminacdes de efluentes, tais como:

» utilizacdo do reagente de Fenton para aumentar a biodegradabilidade de
farmacos em aguas residuais da indastria farmacéutica (TEKIN et al., 2006);

» tratamento de efluentes contendo cosmeéticos (BAUTISTA et al., 2007);

» utilizacdo do reagente de Fenton no tratamento de aguas contaminadas por
farmacos, tais como: diclofenaco (KIWIA, 2002), ranitidina (LANZA et al.,
2009), amoxicilina (HOMEM, 2010);

e uso do processo Fenton na degradacdo de uma mistura de antibioticos em
solugéao aquosa (ELMOLLA, 2009);

» para aumentar a biodegradabilidade dos contaminantes, visando um posterior
tratamento biolégico (BADAWY, 2009);

* aumentar a biodegradabilidade dos acidos fendlicos em aguas residuais da
agroindustria (MARTINS, 2010);

* uso do processo Fenton catalisado por catecol na degradagéo do surfactante
Dowfar (ZANTA et al., 2010);

» degradacdo do corante violeta de metila pelo processo Fenton (BOUASLA et
al., 2010);

» degradacdo oxidativa do herbicida diuron por reagdo Fenton, adicionando o
peréxido de hidrogénio eletroquimicamente (OTURAN et al., 2011).

Em alguns casos, os reagentes para o processo Fenton podem ser gerados
eletroguimicamente in situ (Eletro-Fenton). Os reagentes gerados dependem das
condigbes da solugdo, do potencial das células e da natureza dos eletrodos
(PIGNATELLO, 2006). Neste processo, os fons Fe?" podem ser produzidos pela
oxidacdo do anodo metalico, por exemplo, o ferro (ARIENZO, 2001) ou pela reducao
de ions férricos (Fe**) num céatodo inerte, tal como a platina (GUINEA et al., 2010).
Além disso, o0 H,O, pode ser produzido pela reducdo do oxigénio no cétodo
(CASADO, 2005). As principais desvantagens da geracao in situ dos reagentes para

0 processo Fenton sdo o controle da producdo de H,O,, a possibilidade de uma
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corrosdo gradual dos eletrodos e a necessidade do tratamento de lamas que
eventualmente podem ser produzidas (PIGNATELLO, 2006).

Embora o processo Fenton apresente uma grande eficiéncia no tratamento de
efluentes contaminados pelas mais diversas espécies, sua utilizacdo necessita de
um controle rigido do pH do meio, inferior a 3, de modo a evitar a precipitacdo do
Fe** na forma de complexos formados na sua hidrélise. Além desses fatores, o
tratamento de efluentes reais podem apresentar problemas relacionados a
diversidade de composicéo, principalmente quando se trata de efluentes industriais
(BIANCO, 2011).

Outros fatores também devem ser controlados para a utilizacdo da reacao de
Fenton. Por exemplo, a reacdo se mostra extremamente sensivel a presenca de
anions inorganicos na solucao. Por exemplo, € verificado que na presenca de anions
sulfatos (SO4%) a decomposicdo de H.O, é mais rapida que na presenca de anions
percloratos (C{O,) (SIEDLECKA, 2007). Ja se no meio reacional estiverem
presentes espécies sequestradoras, tais como: cloretos (Cf) e fosfatos (PO,%) ou
espécies como o t-butanol, a reacdo de decomposicdo do H,O, ndo sofre alteracéo,
mas a velocidade de oxidacdo do contaminante € extremamente afetada pela
presenca dessas espécies (RAHHAL, 1988).

Os estudos tém mostrado que o processo Fenton combina a eficiéncia na
remocao dos contaminantes com a vantagem econdmica, representando assim, um
dos melhores métodos para degradacao de contaminantes organicos (FAN, 2011).
Desta forma, o processo Fenton tem sido usado como um pré-tratamento efetivo
para aumentar biodegradabilidade e diminuir toxicidade de efluentes para futuros
tratamentos biolégicos (PHAN et al.,, 2010), obtendo resultados satisfatérios na
reducdo da Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) (LOFRANO et al., 2003) e no pre-
tratamento de compostos biodegradaveis (SAFARZADEH-AMIRI, 1997).

3.3.2. PROCESSO FOTO FENTON

Quando um reator de Fenton é irradiado por uma fonte de luz com a

finalidade de melhorar a formacao de radicais *OH, este processo € chamado de foto
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Fenton, e uma nova série de reacfes podem ser adicionadas ao mecanismo

anterior.
H,0, + hv 2 2 HOe (5)
H202 -> HOZ_ + H+ (6)
HO, + hv > HO + O )

Durante as reacOes de foto Fenton, tanto o H,O, quanto o HO, podem
absorver radiacéo UV e posteriormente formar radicais, que serdo muito importantes
para a destruicdo de contaminantes organicos. Depois da formacéo de radicais *OH,
estes reagem rapidamente com contaminantes organicos, onde uma cadeia
radicalar ocorre (TRAPIDO et al., 1997).

Primeiramente, um radical é formado a partir da cadeia radicalar, que logo
forma produtos alcodlicos ou acidos, dependendo se os radicais reagem com H,0O,

ou com oxigénio (Oy).

RH + HO* > H,0 + Re (8)
2 HO* 2 H,0; 9)
Re + H,O2 > ROH + HOe (20)
Re + O, 2 ROO- (12)
ROQOe¢ + RH > ROOH + Re (12)

O processo foto Fenton tem como vantagem o emprego de reagentes de
baixo custo e ndo toxicos ao ambiente nas concentracées empregadas. Pode ser
aplicado para o tratamento de espécies com alta absorbéancia, o que permite melhor
aproveitamento da radiacao solar e, consequentemente, torna-se atrativo do ponto
de vista econémico (NOGUEIRA et al., 2009).

Na literatura, sdo encontradas inUmeras pesquisas que utilizam o processo

foto Fenton no tratamento de efluentes, tais como:

» tratamento de efluentes madeireiros (BORBA, 2008);
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+ degradacdo dos farmacos amoxicilina, bezafibrato, paracetamol (TROVO,
2008) e tetraciclina (BAUTITZ, 2007), como também no tratamento de
antibioticos em soluc¢des aquosas (ELMOLLA, 2010);

e uso do processo na mineralizagdo do pentafluorofenol (RAVICHANDRAN,
2010);

« remocdo de dez pesticidas em Aagua de lixiviacho em escala piloto
(NAVARRO et al., 2011);

» degradacdo do contaminante ibuprofeno em &agua (MENDEZ-ARRIAGA,
2010);

« degradacdo de contaminantes emergentes em concentracbes de pg L™
(KLAMERTH et al., 2010);

» descontaminacdo de efluentes industriais de culturas de cana-de-agucar
atravées de foto Fenton solar combinado com tratamento biolégico
(MENDONZA-MARIN, 2010);

» degradacao de herbicidas parcialmente dissolvidos em agua através de foto
Fenton solar (JIMENEZ et al., 2011).

Da mesma forma que para o processo Fenton, o controle de parametros
operacionais como: concentracdo de H,O,, concentracdo de Fe”" e pH se faz
necessario (SANTOS-JUANES, 2011). Em adicdo a esses parametros, 0 processo
foto Fenton também necessita de um controle da dose de radiacao UV utilizada.

De modo geral, neste processo, 0 efeito do aumento da concentracado de
H,O, sobre a constante de velocidade da reacdo € mais pronunciado que o efeito do
aumento da concentracdo de ions Fe?*, ja que o perdxido também é consumido pela
radiacdo UV (ARSLAN, 1999).

Para os processos Fenton e foto Fenton, quando se aumenta a concentragdo
de Fe?, a taxa de remocdo do substrato aumenta até alcancar um valor onde a
adicdo nao altera a velocidade de reacdo, podendo o excesso desse ion “inibir” a
reacdo (SANZ et al., 2003). E verificado que mesmo com baixa concentragéo de
Fe?, a degradacdo de compostos organicos pelo processo foto Fenton pode se
apresentar eficiente (GROMBONI et al., 2007).
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Se faz necessario destacar a importancia do controle do pH do meio na
eficiéncia dos processos Fenton e foto Fenton, sendo a faixa 6tima de 2,5 - 3,0, a de
maxima eficiéncia (SOUZA, 2008). Valores acima de 3,0 fazem com que Fe*
precipite na forma de hidroxido insoluvel; por outro lado, abaixo de 2,5 altas
concentracdes de H' podem sequestrar radicais *OH. Em alguns casos, se faz
necessaria uma neutralizacdo antes do descarte da agua submetida ao tratamento
(NOGUEIRA et al., 2007).

A utilizacdo do processo foto Fenton no tratamento de efluentes € dependente
das caracteristicas dos contaminantes e das caracteristicas da radiacao utilizada
(LEGRINI, 1993). Por exemplo, estudos tém mostrado que a adocdo de radiacao
UV-C é mais adequada para a remocdo de taninos em amostras sintéticas na
aplicacao deste processo, comparado com o resultado do processo quando se utiliza
radiacdo UV-A (LOFRANO et al., 2007).

3.3.3. OZONIZACAO

Desde o inicio do século, o O3 vem sendo utilizado em diversos paises no
tratamento de aguas de abastecimento, e atualmente vem sendo usado em
substituicio ao cloro no processo de clareamento da polpa celulésica
(ROUNSAVILLE, 1997).

A oxidacdo com O3 representa uma das alternativas para a remoc¢édo de
compostos resistentes ao tratamento biologico de efluentes. A ozonizacdo de
efluentes pode conduzir a mineralizacdo dos contaminantes, isto €, a transformacéao
de compostos organicos em CO,;, H,O e aos produtos quimicos inorganicos
(DANTAS, 2005), ou a transformacdo de compostos organicos resistentes em
moléculas mais biodegradaveis. (DERCO, 2006)

Durante a ozonizacado, a formacéo de radicais *OH pode ser intensificada
quando o Oz é usado em combinacdo com H,0,, UV/luz solar ou ultrassom
(GOGATE et al., 2002), conforme as reacoes:
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O3 + UV + H,0 — H,0; + O, (13)
H,0, + UV — 2 HO» (14)
2 O3 + H,0; — 2HO« + 3 O, (15)
O3+ UV — O, + Oe (16)
Os + HyO — 2 HO» (17)

Dentre os parametros operacionais, o pH é uma importante variavel na
determinacdo de constantes cinéticas e mecanismos de reacdo da ozonizacdo. O
pH afeta a dupla acdo do 0z6nio no material organico, que pode atuar através de um
mecanismo direto ou indireto (via radical livre) (STAEHELIN, 1982).

Durante o processo de ozonizacdo, também se faz necessario uma atencao
especial a possibilidade de formacdo de subprodutos, tais como os bromatos,
espécie potencialmente cancerigena (ALJUNDI, 2011). A quantidade de bromatos
formada esta relacionada com a fonte da agua, com a dose do Oz e com o pH da
amostra (TAWABINI, 2011). No entanto, estudos realizados com sistemas O3/H,0
tém mostrado que quantidades otimizadas da relacdo O3/H,O, séo eficazes para
minimizar a formacéo de ions bromatos (SONG et al., 1997).

Dentre iniUmeras aplicacbes do O3 no tratamento de efluentes, podemos citar:

» tratamento de esgotos contendo taninos e ligninas (SAROJ, 2005);

» desinfeccdo de aguas contaminadas com residuos da industria téxtil que sao
resistentes a degradacdo microbiana (OGUZ, 2005);

* no tratamento de efluentes contaminados por farmacos anti-inflamatérios
(VOGNA et al., 2004 e ANDREOZZI, 2003a);

* ozonizagdo aplicada em efluentes téxteis, para uma descoloracdo muito
efetiva e rapida (SILVA, 2006);

e oOzonizagdo para inibir ou destruir as propriedades espumantes de
surfactantes residuais e oxidar uma por¢ao significante da matéria organica
presente (RIVERA-UTRILLA et al., 2006);

» oxidacdo quimica de inseticidas organfosforados, poluentes de ambientes
aquaticos, realizada por meio da degradacdo com o0zbnio e ozbdnio/ UV
(ACERO et al., 2008);
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* remocdao de fenol e clorofenol de efluentes (MANOJLOVIC et al., 2007);

» tratamento de efluentes contaminados com farmacos da classe dos
antibioticos (BALCYODLU, 2003), tais como amoxicilina (ANDREOZZI et al.,
2005), ciprofloxacino (DE WITTE et al., 2009), penicilina (COKGOR et al.,
2004), sulfametoxazol (DANTAS et al., 2008);

* 0zonizagao para eliminagdo dos hormoénios em soluc¢des aquosas (LIN, 2009);

* 0zonizagcdo no descoramento de agua residuais provenientes da industria de
corantes (KONSOWA et al., 2010 ; TEHRANI-BAGHA, 2010).

Em escala mundial, o nimero de estacdes de tratamento de agua que
utilizam a ozonizacdo é cada vez maior, ndo sO para a realiza¢do da desinfeccao
priméria, como também para a realizacdo de atividades de oxidagdo. Estudos
mostram que o Oz pode reduzir em até 20% a toxicidade da amostra, quando a
ozonizacao é realizada apoés a cloracao, reduzindo a formacéo de intermediarios de
toxicos, como: acido haloacético e trihalometano (WERT et al., 2007).

O processo de ozonizagao tem sido pesquisado extensivamente, tornando-se
crescente o desenvolvimento de novas tecnologias. Entretanto, se faz necessario
um maior numero de pesquisas, principalmente, na tentativa de diminuir os custos
do processo, pois uma das maiores desvantagens deste processo € a necessidade
de um sistema de producéo de Oz in situ (ANDREOZZI et al., 2003a).

3.3.4. PROCESSO UV / H,0,

Entre os varios métodos para a geracado de radicais *OH, a combinacao da
radiacdo UV e do H,0,, também chamada de UV/H,0, € um processo que tem sido
reportado como uma alternativa ao tratamento de efluentes contaminados com
compostos organicos ndo biodegradaveis (CHEN et al., 2008). Este método € um
POA viavel para tratamento de aguas residuais, pois pode mineralizar
completamente os contaminantes de determinados efluentes, em H,O, CO; e outros
compostos inorganicos ndo téxicos (CHANG, M., 2010).
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Os processos de tratamento fundamentados no sistema H,O./UV
caracterizam-se pela clivagem homolitica de uma molécula de H,O,, na presenca de

radiacdo UV, com formacao de radicais *OH.

H,0, + hv 2> 2 HO- (18)

A eficiéncia do processo de geracdo do radical *OH € dependente do pH do
meio reacional e da concentragdo do substrato a ser tratado. Em geral, um excesso
de H,0O, favorece a recombinacédo radical-radical, produzindo-o novamente e

podendo reduzir a eficiéncia da reacgao.

HOe + «OH - H,0,; (19)

A utilizacdo de H,O, em concentracdes elevadas também pode levar a reacéo
de radicais *OH com o H,O,, produzindo o radical hidroperoxila, HO2*, espécie
menos reativa que o radical *OH, o que leva a uma diminuicdo da remoc¢éo dos
contaminantes, por exemplo, na degradacdo de corantes em efluentes
(DANESHVAR et al., 2005).

H>O5 + «OH - HO5e + H,O (20)
HOy¢ + «OH > H,O + O (21)
HO* + «OH > H,0 (22)

Dentre as vantagens da utilizacdo de UV/H,0,, esta no fato de que o H,0, é
um reagente comercialmente disponivel, possui uma estabilidade térmica, pode ser
estocado e possui uma alta solubilidade na agua (DANESHVAR et al., 2004). Outra
vantagem da utilizacdo deste método de tratamento, é que, qualquer residuo de
H,O, pode ser aproveitado para aumentar a biodegradabilidade dos efluentes, antes
destes serem encaminhados ao tratamento bioldgico (PEREIRA, 2007).

No processo UV/H,0,, o pH € um dos parametros que devem ser controlados
para a eficacia do tratamento do efluente, principalmente quando a solucdo de

substrato com oxidante esti na faixa de pH entre 11 e 12, pois nestas condi¢des a
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taxa de decomposicdo do H,O, em H,0 e O, é maxima (ANDREOZZI et al., 2003a),
0 que prejudica a formacao do radical «OH.
Estudos tém mostrado véarias pesquisas sobre a utilizacdo do método

UV/H,0,, dos quais podemos destacar:

a degradacdo do corante metilorange usando o método UV/H,O, (HAJI,

2011);

* adegradacao do n-butilparabeno e 4-terc-octilfenol (BLEDZKA et al., 2010);

» aremocdo da matéria organica de diferentes matrizes aquéticas (VILHUNEN
et al., 2010);

* a descoloracdo foto-oxidativa de corantes organicos usando UV/H,0,
(KASIRI, 2011);

e 0 tratamento de produtos farmacéuticos em aguas residuais pelo método

UV/H,0, (ROSARIO-ORTIZ, 2010).

Por unir o mecanismo de degradacao por fotolise, oriundo do tratamento com
radiagdo UV, ao mecanismo quimico oxidativo, oriundo do tratamento com H,O5, 0
tratamento UV/H,O, se mostra uma opcao atraente no tratamento de efluentes, por
fornecer uma maior degradacdo que a obtida com a aplicacdo das técnicas
individuais.

Uma das grandes vantagens dos POA usando radiagdo UV esta na
possibilidade de se realizd-lo em condi¢cbes de temperaturas ambiente e pressdes
normais (GOGATE, 2004). Entretanto esse processo pode levar a um alto consumo
de energia, pois doses elevadas de radiacdo UV podem ser necessarias para a total

mineralizacao dos contaminantes (GHALY et al., 2001).

3.3.5. FOTOCATALISE HETEROGENEA

Além dos processos ja descritos, ha a Fotocatalise Heterogénea, onde a
reacdo quimica € baseada na absorcao direta ou indireta da radiagdo por um soélido

fotocatalisador. Na interface solucao/catalisador, ocorre a formacgéo de radicais *OH,
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que podem ser produzidas a partir de oxidantes, tais como H,O, ou O3
(MAZZARINO, 1999).

A oxidagdo quimica de contaminantes utilizando fotocatalisadores pode ser
realizada utilizando luz solar, o que reduz consideravelmente 0s custos totais do
tratamento, especialmente quando se trata de operacdes realizadas em grande
escala (YAWALKAR et al., 2001).

Apesar de alguns fotocatalisadores, ZnO, CeO, Nb,Os e Ta,Os (FUJISHIMA,
2008), também serem capazes de promover a oxidacdo dos contaminantes
organicos, o dioxido de titanio (TiO,) € um dos fotocatalisadores que mais se
destaca nos processos de tratamento de efluentes, devido sua grande eficiéncia,
durabilidade, fotoestabilidade, insolubilidade e atoxicidade (CHOI et al., 2010).

Nos POA baseados na adsorcdo pelas particulas do catalisador TiO,,
moléculas de solvente (H,O) e também moléculas de substratos que se encontram
adsorvidas na superficie do catalisador sao oxidadas, produzindo radicais hidroxila
(*OH) e radicais organicos (HRe)

TiO, + H,0 (ads) — TiO, + HO. (ads) + H'(aq) (23)
HOe + HRH — HRe + H,0 (24)

Estudos tém mostrado diversas aplicacées da fotocatalise no tratamento de

poluentes, dentre os quais podemos citar:

» degradacao fotocatalitica do herbicida atrazina usando TiO, em suspenséo e
suportado (PARRA et al., 2004).

e comparacdo da eficiencia de remocao da tetraciclina em solu¢gbes aquosas
por fotocatalise UV/TIO, e fotdlise UV (REYES et al., 2006).

» uso de duas diferentes abordagens técnicas baseadas na fotocatélise, para o
estudo da degradacdo quimica da ofloxacina em efluentes secundarios
tratados (MICHAEL et al., 2010).

» a fotocatalise com TiO, para destruicdo de microorganismos e de toxinas
biologicas, especialmente toxinas de cianobactérias em &gua potavel
(LAWTON, 1999 ; CHOI et al., 2007).
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» degradacao fotocatalitica do fungicida Fenhexamida em suspensdes aquosas
de TiO,: identificagdo de intermediarios e mecanismos de reacao
(LAMBROPOULOU et al., 2011).

» degradacao fotocatalitica e mineralizagdo do antibiético sulfametoxazol (SMX)
em diferentes matrizes aquosas e usando supensdes de TiO; irradiadas por
radiacdo UV-A (XEKOUKOULOTAKIS et al., 2011).

» utilizacdo em sistemas aquosos para mineralizacdo de haletos organicos,
convertendo-os em CO,, H,O e ions haletos (ALFANO,1997), na degradacéao
de toxinas biologicas (KHAN et al., 2010) e inativagdo de microorganismos
patogénicos (PALEOLOGOU et al., 2007).

No processo de fotocatalise com TiO,, como também para todos 0s outros
POA, se faz necessario o controle dos parametros operacionais. Na fotocatalise,
parametros como concentracdo inicial do reagente, comprimento de onda da
radiacéo UV, fluxo de radiagédo, quantidade de O, presente no meio reacional, pH da
solucdo (HERMANN, 2005), tamanho da particula, &rea superficial, cristalinidade,
habilidade de adsorcado, intensidade da luz e concentracdo do fotocatalisador
(SHOURONG et. al., 1997), podem afetar a eficiéncia do processo e a atividade do

fotocatalisador.

3.4. TESTES DE TOXICIDADE

Testes de toxicidade sé@o ensaios realizados em laboratério, sob condi¢des
experimentais especificas e controladas, utilizados para estimar a toxicidade de
substancias, efluentes industriais e amostras ambientais (aguas ou sedimentos).
(COSTA et al., 2008).

Também podem ser definidos como: procedimentos nos quais as respostas
de determinados organismos s&o utilizadas para avaliar os efeitos adversos de
determinadas substancias sobre os sistemas biologicos. (MATIAS & LAITANO,
2006). Atualmente, se mostram como uma importante ferramenta para o

biomonitoramento de ecossistemas aquaticos em pesquisa de diversas areas.
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Séo realizados com organismos indicadores, que apresentam baixa tolerancia
quando expostos a determinados poluentes, apresentando modificacdes fisiologicas,
morfolégicas ou comportamentais (MAGALHAES & FERRAO-FILHO, 2008). A
avaliacdo dos efeitos, por meio de testes de toxicidade, representa uma forma
efetiva para avaliar o efeito global dos impactos de contaminantes sobre os sistemas
bioticos.

Dentre estes testes, tém se destacado os ensaios de toxicidade aguda e de
toxicidade crbnica. O ensaio de toxicidade aguda é realizado para a avaliacdo de
uma resposta rapida dos organismos aquaticos, num intervalo curto de 0 a 96 horas.
Através desse ensaio, determina-se 0 parametro LCsp, que é a concentracdo do
agente toxico que causa letalidade ou outro efeito a 50% dos organismos-teste
(DELLAMATRICE, 2005).

Os ensaios de toxicidade cronica apresentam um tempo de exposicdo que
deve ser maior que 10% da duracao do ciclo de vida do organismo, uma vez que 0S
lancamentos continuos de efluentes aquaticos ou o contato prolongado com
substancias téxicas podem provocar efeitos crénicos em funcdes bioldgicas, tais
como: a reproducao, o crescimento e o comportamento (RESTANI, 2011).

Os organismos testes utilizados nestes bioensaios podem ser agrupados em:
microorganismos, plantas e algas, invertebrados e peixes (RIZZO, 2011). A
avaliacdo dos vem sendo utilizada para a determinacdo do potencial toxico de
diferentes tipos de contaminacdo no meio ambiente, e, juntamente com o0s
parametros fisico-quimicos, permitem o biomonitoramento de diversos tipos
efluentes (YOUNG et al., 2012).

A avaliacdo da toxicidade, através de bioensaios, de diversas classes de
microcontaminantes e seus supprodutos tem sido amplamente relatada na literatura
(DEBENEST et al., 2010 ; RIZZO, 2011). Entretanto, os resultados destes testes,
nao permitem obter uma resposta absoluta sobre o risco que uma determinada
amostra apresenta para a populacdo humana, uma vez que é muito dificil extrapolar
para os seres humanos os resultados obtidos para os organismos em laboratorio, e
até mesmo realizar a correlagdo entre organismos de diferentes espécies (OLIVI et
al., 2008).
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3.5. JUSTIFICATIVA DO TRABALHO

3.5.1. DEGRADACAO DA ATRAZINA

A ATZ (2-cloro-4-etilamino-6-isopropilamino-s-triazina) € um herbicida da
familia das s-triazinas (Figura 1), bastante utilizado no mundo, sendo aplicados em
campos agricolas e florestais. E largamente utilizado no Brasil no controle de ervas
daninhas e gramineas da cultura do milho e de cana-de-actcar (AVILA et al., 2009).

Devido a sua elevada solubilidade em agua, persisténcia e alta mobilidade, a
ATZ pode ser transportada para as aguas subterraneas ou para as aguas
superficiais, sendo o herbicida mais frequentemente detectado nos ambientes
aguaticos em diversos paises (SOUZA et al., 2012).

Embora a ATZ tenha sido desenvolvida para inibir o processo de fotossintese
em plantas, ela apresenta varios efeitos toxicos em animais, sendo considerado um
DE potencialmente cancerigena para o homem (BIRADAR, 1995) e animais, por
exemplo, afeta a esteroidogénese em jacarés (ALVAREZ, 2005) e, mesmo em
baixas concentracdes, pode produzir lesdes testiculares em células germinativas de

peixes, de anfibios, de répteis e de mamiferos (HAYES et al., 2011).

Cl
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Figura 1. Estrutura quimica da atrazina.
O uso intensivo da ATZ no mundo tem contribuido significativamente para que

esta substancia seja encontrada em aguas superficiais e subterraneas, da Europa e

dos Estados Unidos, acima dos limites maximos permitidos em aguas para consumo
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humano, que s&o de 3,0 ug L™ nos Estados Unidos e 0,5 pg L™ na Europa (AVILA et
al., 2009).

Na Europa, a detecgdo de ATZ em aguas de consumo em niveis superiores
aos limites maximos permitidos, levou a proibida do uso deste herbicida em alguns
paises, como é o caso da Franca, Dinamarca, Finlandia, Alemanha, Austria e Italia.
No Brasil, a legislacdo ambiental (BRASIL, 2005) permite uma concentragao deste
contaminante da ordem de 2,0 ug L™ em &guas para consumo humano.

Alguns pesquisadores tém quantificado a ATZ em efluentes brasileiros
(DORES et al., 2006; ARMAS et al., 2007; MOREIRA et al., 2012). Mesmo quando
encontrada em niveis permitidos pela legislacédo, é importante uma avaliagdo mais
cuidadosa dos potenciais efeitos da bioacumulagéo deste herbicida no organismo
humano, pois estudos mostram que quando bioacumulada pode provocar
modificacdes em tecidos celulares de em algumas espécies de peixes (MIRANDA,
2006).

Devido a estabilidade do anel triazinico, a ATZ apresenta certa bio-
recalcitrancia, durante o tratamento de efluentes (KASSINOS et al., 2009) e estudos
tém mostrados que a ATZ nédo eliminada durante o tratamento nas ETEs, pode
mudar sua concentracdo durante o percurso entre a estacao de tratamento e o ponto
de uso, por exemplo, nas torneiras das residéncias (WULFECK-KLEIER et al.,
2010), podendo provocar danos a saude da populagdo em geral.

Por ser uma substancia de dificil biodegradacdo e de moderada
biorecalcitrancia (MASTEN, 1994), a ATZ pode nédo ser totalmente eliminada pelos
tratamentos convencionais de efluentes (BAIRD, 1999), e, portanto, se faz
necessario o uso de outras técnicas para sua degradacao. Neste contexto os POAs
aparecem com uma alternativa viavel para a remoc¢édo deste microcontaminante da
agua.

A escolha da ATZ como microcontaminante estudado foi devido a sua
elevada aplicacéo no Brasil e como também devido ao fato que a literatura cientifica
nao apresenta um grande numero de trabalhos a respeito do uso dos POA, métodos
eficientes para eliminacdo de microcontaminates (PESSOA et al.,, 2012), para a

remoc¢do da ATZ em amostras de efluentes secundarios. Desta forma, este trabalho
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veio contribuir para o enriguecimento das bases de dados necessarias para a

elucidacao do processo.

3.5.2. DEGRADACAO DE FARMACOS

Geralmente, produtos farmacéuticos atingem o meio ambiente através da
descarga de aguas residuais e efluentes, que muitas vezes nao sao devidamente
tratados (ROSARIO-ORTIZ, 2010). Isso faz com que seja necessario 0
desenvolvimento de novas tecnologias, remover este “novo” tipo de contaminacéo.
Mais de 100 individuais compostos farmacologicamente activos e produtos de
higiene pessoal foram identificados em amostras ambientais e agua potavel, e este
namero tem se tornado cada vez maior (SUDHAKARAN, 2013).

O Propranolol (PRO) (Figura 2) é um antagonista B-adrenérgico amplamente
utilizado pela polucdo em geral para o tratamento da angina de peito, arritmia e
hipertensdo (HOFFMAN, 1996). Como resultado, B-bloqueadores e os metabdlitos
tém sido encontrados em baixas concentracdes em esgotos e aguas superficiais
(WILDE, 2012).

PP

OH

Figura 2. Estrutura quimica do propranolol.
Este composto apresenta uma estrutura fotossensivel, semelhante a de

outras drogas apresentando em sua estrutura grupos cromoforos (UWAI et al.,

2005), o que favorece a sua degradacéo por acao da radiacdo UV.
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Ja o Metronidazol (MET) (Figura 3) € um antibiotico utilizado no tratamento de
infeccbes causadas por bactérias anaerObicas e por protozoarios (FREEMAN,
1997). Como a excre¢do de antibidticos ndo metabolizados por humanos e animais
€ a principal fonte destes farmacos para o ambiente (CHANG, X. et al., 2010), a
presenca do MET nos corpos hidricos, como de outros antibioticos, tem promovido o
desenvolvimento de resisténcia de diversos microorganimos (FUENTEFRIA, 2011),
sendo necessario o desenvolvimento de técnicas para sua remocao dos ambientes

aguaticos.

O,N

\={
CHs

Figura 3. Estrutura quimica do metronidazol.

Estudos de tratamentos de efluentes mostram que alguns tipos de
microcontaminantes, podem nao ser totalmente eliminados por processos bioldgicos,
devido sua toxicidade aos microrganismos, o que difilculta a biodegradacéo (KRALJ,
2007). Pesquisas mostram que ambos os farmacos, PRO e MET, tém sido
encontrados em concentracdes na faixa de ng L™ em aguas superficiais e ETE
(PAXEUS, 2004 ; KIM, 2007).

Como os farmacos podem sofrer transformacdes abidticas nas &aguas
superficiais através de processos de hidrélise e fotolise, e como a maioria dos
farmacos administrados pela via oral sdo resistentes a hidrélise, a fotolise aparece
como a via principal para a sua transformacdo destes em aguas superficiais
(ANDREOZZI, 2003b). Por isso, a investigacdo do processo de fotodegradagéo dos
farmacos através da radiagdo UV, artificial e solar, vem a contribuir para

compreensao de suas transformacdes no meio ambiente.
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4. PROCEDIMENTO EXPERIMENTAL

Para verificar a eficiéncia do processo foto Fenton na degradacéo da ATZ e

da fotdlise direta na degradacao de solucbes aquosas de farmacos (MET e PRO),

foram determinados diversos parametros fisico-quimicos, como também, realizados

alguns ensaios de toxicidade, de modo a estudar o perfil dos processos.

O procedimento experimental foi dividido em duas etapas:

A primeira etapa referente ao estudo da degradacdo da ATZ de um efluente
secundario, utilizando o processo foto Fenton, foi realizada no Laboratorio de
Processos Oxidativos Avancados do Departamento de Engenharia Quimica

da Universidade de Barcelona — Espanha.

A segunda etapa referente ao estudo da fotodegradacdo de farmacos, MET e
PRO, em soluc¢des aquosas, por fotélise UV, foi realizado no Laboratério de
Engenharia Ambiental e da Qualidade do Departamento de Engenharia
Quimica da Universidade Federal de Pernambuco — Brasil e no Laboratério
de Estudos em Quimica Ambiental do Departamento de Quimica da

Universidade Federal da Paraiba — Brasil.

4.1. FLUXOGRAMA COM ETAPAS EXPERIMENTAIS REALIZADAS
NO TRABALHO

Com a finalidade de uma melhor visualizacdo e acompanhamento das etapas

experimentais realizadas no trabalho, esta apresentado na Figura 4 um fluxograma

organizacional com a sequéncia do procedimento experimental realizado para o

estudo da degradac&o dos microcontaminantes em efluentes.
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Figura 4. Fluxograma ilustrando o procedimento experimental para o estudo da

degradacgao dos microcontaminantes de efluentes.
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4.2. ETAPA 1: DEGRADACAO DA ATRAZINA DE EFLUENTES

As amostras de efluentes estudadas foram coletadas na saida do decantador
secundario da ETE de Gava-Viladecans (Figura 5), situada na regido metropolitana
da cidade de Barcelona-Espanha, entre os municipios de Gava e Viladecans. Esta
estacdo de tratamento de efluentes tem uma éarea total de 8 hectares e uma
capacidade para tratar 64000 m® por dia, o equivalente ao consumo de 300 mil
habitantes.

Ponto de coleta |

Figura 5. llustragho da ETE  Gava-Viladecans  (pisponivel  em:

<http://www.amb.cat/web/emma/aigua/sanejament/depuradores/depuradora_gava>. Acesso em: 20 jan. 2013).

Destacam-se na Figura 5 os seguintes setores de tratamento:

(a) Remocao de 6leos e graxas;
(b) sistema de grades para remocéao de sélidos grosseiros e plasticos;
(c) Decantador primario;
(d) Reator biol6gico com digestor anaerdbio;
(e) Decantador secundario;
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(f) Bioreator com membranas e desinfeccao por hipoclorito de sodio;

(g) Espessante;

(h) Digestor;

(i) Aerador;

(j) Central de producéo de energia;

(k) Sistema de desidratacéo e secagem,;

(I) Saida para o mar por emissario submarino (a 1,5 km da costa) e para o Delta de

Llobregat.

Apébs coletada a amostra foi filtrada para a remo¢do de material suspenso e
foi fortificada com uma quantidade de ATZ (Sigma Aldrich 99% de pureza) de modo
a apresentar uma concentracdo final de 0,1 mg L™, concentracdo da mesma ordem
das encontradas em amostras reais (MORASC, 2013), e, em seguida, submetida ao
processo foto Fenton.

Neste estudo foram investigados, antes e apds o tratamento, 0os parametros:
DQO, DBO, aromaticidade, turbidez, toxicidade, como também a concentracao

residual do microcontaminante ATZ.

4.2.1. PROCESSO FOTO FENTON

Os experimentos utilizando o processo foto Fenton foram realizados utilizando
um reator encamisado de 2,05 L (Figura 6), com a amostra em agitacdo constante,
equipado com 3 lampadas de mercurio Phillips de 8 W e com um septo para realizar
as extracbes de aliquotas do efluente para a determinacdo dos parametros
necessarios. O reator se encontrava conectado a um banho termostatico (Haake C-
40) com gelo, para a circulacdo de agua através da camisa, permitindo que o
tratamento fosse realizado a uma temperatura de 25,0 + 0,8 °C.

No estudo foram utilizadas dois tipos de radiacdo UV: (i) 3 lampadas UV-A
(Philips TL 8W-08 FAM) com uma maximo de radiacdo emitida em 365 nm e um
fluxo de fotons de 5,05 x 10® Einstein s™. (ii) 3 lampadas UV-C (Philips TUV 8W,
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G8T5) com maximo de radiacéo emitida em 254 nm e um fluxo de fétons 9,40 x 10°
Einstein s™*.

A fim de se evitar interferéncia de luminosidade externa, como também para a
protecdo do operador do equipamento, foram utilizadas folhas de papel aluminio
para o recobrimento do reator e das lampadas.

Figura 6 . Reator utilizado no processo foto Fenton.

Antes de serem adicionadas ao reator, as amostras dos efluentes foram
filtradas e acidificadas em pH entre 2,6-2,8, pela adicao de H,SO,4. Ap6s o ajuste do
pH, uma amostra de 2,0 L do efluente secundério foi colocada no reator e, em
seguida, Fe*", sob a forma de FeS0,.7H,0O, foi adicionado (5,0 mg L™ para o
tratamento foto Fenton usando radiacdo UV-A e 1,0 mg L™ para o tratamento Foto
Fenton usando radiacdo UV-C), sob agitacdo durante 15 minutos. Simultaneamente
a esta etapa, realizou-se o pré-aguecimento das lampadas, para garantir uma
emissdo homogénea de radiacdo UV durante todo o experimento. Em seguida, ATZ
(0,1 mg LY e H,O, (5,0 mg L") foram adicionados, e a amostra submetida a
diferentes tempos de tratamento (com um maximo de 120 minutos). Os reagentes
H,0, (30% p/v) e FeS0O,4.7H,0 foram adquiridos da Panreac Quimica.
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A escolha da concentracdo de Fe** e de H,O, foi baseada em trabalhos
anteriores (CHU & CHAN, 2005; KASSINOS et al., 2009; JIMENEZ et al., 2011) que
se mostraram eficientes para a remoc¢éo da ATZ em soluc¢des aquosas.

Durante o processo foto Fenton, fons Fe? *

sdo oxidados pelo H;0,
produzindo fons Fe®*", complexos de Fe*' e radicais *OH. Os fons Fe** ou seus
complexos podem atuar como as espécies que absorvem a luz produzir outro radical
*OH, regenerando o Fe?" inicial (NAVARRO et al., 2011). Sabe-se que o H,O, sofre
fotélise por acéo da radiacdo UV-C (254 nm) produzindo radicais *OH (KOHLER et
al., 2012), ocorrendo uma diminui¢cdo na geracao destes radicais com o aumento do
comprimento de onda da radiacdo UV incidente (PENARROYA, 2007). Por este
motivo, para o processo foto Fenton utilizando radiagdo UV-A foi utilizada a maior
concentracdo de Fe** (5,0 mg L™Y), que é a concentracdo maxima de Fe** em aguas
doces permitida por legislacdo no Brasil (BRASIL, 2005).

Para a quantificagcdo da ATZ e para a determinacdo da DBO foi necessaria a
realizacdo de um experimento para cada tempo, devido a baixa concentracdo do
contaminante. Ja para a determinacdo dos parametros COT, DQO, UVys,, turbidez e
toxicidade, aliqguotas da amostra tratada foram retiradas do reator durante o

tratamento, ndo excedendo 10 % volume total da amostra.

4.2.2. EXTRACAO EM FASE SOLIDA (EFS)

Para avaliar o processo de degradacao da ATZ pelo processo foto Fenton foi
necessaria uma etapa de EFS para melhorar a quantificagcdo do contaminante, onde
se fez necessario que, apds o tempo de tratamento, todo o conteddo do reator fosse
utilizado.

Para isso foi empregado um sistema de Manifold Varian utilizando cartuchos
de extragcdo Oasis HLB 20 cc (1g) Waters Corporation que apresentavam uma
qguantidade de 1,0 g de material polimérico adsorvente, o divinilbenzeno-co-N-
vinilpirrolidona, constituindo a fase estacionaria, através de uma combinacdo dos

mondmeros divinilbenzeno (parte lipofilica) e o N-vinilpirrolidona (parte hidrofilica).
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Na EFS da ATZ, os cartuchos de extracdo foram previamente lavados com
6,0 mL de acetonitrila, 6,0 mL de diclorometano e 6,0 mL de agua acidificada (pH =
3,0). Em sequida, 1,0 L da amostra foi passado por cartucho, num fluxo controlado,
4 mL min™. Ap6s o término da adsorcdo das amostras, 6,0 mL de agua acidificada
até pH 3 foram adicionados no cartucho para evitar perdas de ATZ, e em seguida,
deixou-se o cartucho secar, com o sistema em funcionamento, por 15 min.

A ATZ foi entdo extraida pela adicdo de 4,5 mL de acetonitrila e 4,5 mL de
metanol, em fluxo de 1 mL min™, que foram submetidos & secagem por um fluxo
continuo de gas N, sob temperatura ambiente. Assim, um residuo de ATZ foi obtido
por redissolugcdo em acetonitrila/agua (60% v/v), e entdo analisado por cromatografia
liguida de alta eficiéncia (CLAE).

4.2.3. CROMATOGRAFIA LIQUIDA DE ALTA EFICIENCIA (CL AE)

A quantificacdo da ATZ, antes e ap0s o tratamento foto Fenton, foi realizada
por um sistema CLAE - marca Waters Corporation modelo 996PDA com detector de
fotodiodo - constituido de um desgaseificador e uma bomba de alta pressdo 600
Controller (Waters™), coluna Teknokroma C-18 Tracer Extrasil ODS2 (5 pym, 250 x
4,6 mm). A fase movel, acetonitrila e agua (60:40), foi conduzida num fluxo de 1 mL
min™ e temperatura da coluna de 25 °C e o comprimento de onda selecionado para
o detector UV foi de 221 nm (VIEIRA et al., 2011).

4.2.4. QUANTIFICACAO E ELIMINACAO DO H ,0, RESIDUAL

Para um melhor entendimento do processo de remocéo da ATZ das amostras
dos efluentes secundarios, o H,O, foi quantificado durante o processo foto Fenton.
Para isso, um volume de 5,0 mL da amostra tratada, em diferentes tempos, foi
retirado do reator, e, em seguida, adicionou-se um mesmo volume de solucdo de
metavanadato de aménio (NH4VO3), medindo-se a absorbancia da solucédo a 450 nm
(NOGUEIRA, 2005).
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No tratamento, também se fez necessaria a remocao de todo H,O,, caso
contrario a reacao do processo foto Fenton se estenderia por um tempo maior que o
determinado e falsos resultados seriam obtidos na quantificagéo da ATZ.

Para realizar a remocao total do H,O, das amostras tratadas, adicionou-se ao
término do processo de 1 - 5 gotas de solucéo de bissulfito de sodio (NaHSO3) 4,0 g
L™, que reagiu destruindo o H,O, e interrompendo a reacdo Fenton (RODRIGUES,
2009). Através da verificacdo com tiras de prova de H,O, Merkoquant® 1.10011
(Merck), foi possivel comprovar a auséncia de H,O, residual no sistema.

Ja para as analise de DQO como néo é possivel a interrupcao da reacdo de
Fenton utilizando o NaHSOg3, pois 0 mesmo pode oxidar-se na presenca do ion
Cr,0;%, produzindo um falso resultado de DQO, a reac&do de Fenton foi interrompida
através da adicédo de algumas de 1 - 5 gotas de uma solucdo da enzima catalase de

figado bovino (Sigma Aldrich), em concentracéo de 200 mg L™,

4.2.5. CARBONO ORGANICO TOTAL (COT)

Para a determinagcdo do COT das amostras foi usado um analisador
Shimadzu TOC-VCSN. No sistema, a determinacéo do COT é baseada na oxidacéo
por combust&o catalitica (680 °C) usando método de deteccgéo por infravermelho néo
dispersivo (Shimadzu), com as curvas de calibragéo preparadas a partir de solugdes
padréo de biftalato de potassio (CgHsKO,).

Na analise, compostos organicos volateis podem ser arrastados, pelo gas
inerte, porém, em amostras de efluentes, normalmente, esses compostos sao
despreziveis. Nesse caso, a fragdo ndo-purgavel de carbono organico (NPOC) é
equivalente ao COT.

4.2.6. DEMANDA QUIMICA DE OXIGENIO (DQO)

As analises de DQO foram realizadas de acordo com os Standards Methods -
5220 D (APHA, 1998) a partir do aquecimento durante 2 horas, a 150°C, de certo
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volume de amostra com excesso de dicromato de potassio na presenca de acido
sulfirico num tubo de ensaio. Durante este periodo, a matéria organica é oxidada
formando fons Cr** na solucao, que foram medidos pelo método colorimétrico.

A partir dos valores de absorbancia para a DQO de cada solu¢cédo padréo, os
valores de DQO para as amostras foram facilmente calculadas por meio de

regresséo linear e os resultados expressos em mg L™ de O,.

4.2.7. DEMANDA BIOQUIMICA DE OXIGENIO (DBO)

As andlises de DBO foram realizadas usando um sistema manomeétrico
(Oxitopl) descrito no método padréo para a analise respirométrica os Standards
Methods - 5210 D (APHA, 1998). As bactérias usadas para executar os testes de
DBO foram capsulas da DBO-seed fornecidas por Cole Palmer Instrument Company
(USA).

O volume de amostra utilizado depende da faixa de DBO esperada. Para as
analises, utilizou-se um volume de amostra de cerca de 430 mL. As garrafas
permaneceram incubadas por um periodo de cinco dias a 20 °C, e o oxigénio
consumido, em mg L™, foi medido diretamente no leitor da garrafa.

Um parametro importante a ser analisado durante o tratamento de efluentes é
0 monitoramento da razdo de DQO/DBOs. Segundo Jardim e Canela (2004), o valor
da razdo DQO/DBOs estéa relacionada com as caracteristicas de biodegradabilidade,

de um dado efluente:

« DQO/DBOs < 2,5: facilmente biodegradavel,
 2,5<DQO/DBOs< 5,0: cuidados na escolha do processo biolégico;
« DQO/DBOs > 5,0: pouca chance de sucesso; oxidacdo quimica € uma

alternativa.

Portanto, valor baixo na razdo DQO/DBOs de um efluente, indica que a fracao
biodegradavel é elevada, enquanto elevada razdo DQO/DBOs, indica que a fracao

inerte, ou seja, ndo biodegradavel é alta (JARDIM & CANELA, 2004).
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4.2.8. AROMATICIDADE

Para uma possivel verificacdo do conteido aromatico das amostras apés o
tratamento (RAVIKUMAR, 1994), foi usado um Espectrofotdbmetro Perkin Elmer UV /
VIS Lambda 20. As medidas de absorbancia UV,s, foram feitas nas amostras apos

filtracdo num filtro Millex de 0,45 microns.

4.2.9. TURBIDEZ

A turbidez foi medida usando um turbidimetro da marca HACH 2100P, de
acordo com os Standards Methods - 2130 A (APHA, 1998).

4.2.10. TESTE DE TOXICIDADE - LUMINOTOX

Com a finalidade de se verificar a toxicidade da ATZ nas amostras, antes e
apos o tratamento, foram realizados ensaios usando um medidor Luminotox LabBell
inc.. Assim, foi possivel avaliar a toxicidade de uma forma simples, a partir das
medidas de fluorescéncia emitidas por algas sensiveis ao microcontaminante.

Este bioensaio se baseia na avaliacdo da inibicdo da atividade fotossintética
provocada por agentes toxicos sobre a alga Chlorella vulgaris, e vem sendo utilizado
para detectar a presenca de contaminantes em sistemas aquosos (DELLAMATRICE
et al., 2006).

No teste, utiliza-se um fluorimetro especial, que mede a atividade
fotossintética a partir da producéo de fluorescéncia pela clorofila das algas. Para isto
se utiliza uma supenséo da alga Chlorella vulgaris, denominado SAPS (Stabilized
Aqueous Photosynthetic Systems), que tem suas emissdes de fluorescéncia
medidas num comprimento de onda menor que 700 nm, apds ativacdo a 470 nm
(MAMINDY-PAJANY et al., 2011).

Uma grande parte da luminosidade absorvida no processo de ativacao é
usada em processos fotoquimicos, entretanto, uma fracdo desta radiacdo € emitida
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na forma de fluorescéncia, que é o sinal medido pelo Luminotox LabBell inc. A
presenca de contaminantes nas amostras provocam uma diminuicdo na
fluorescéncia emitida pelas algas, sendo este resultado expresso como porcentagem
de inibicdo da atividade fotossintética.

Para realizacdo das medidas, 3,0 mL de uma suspenséo das algas, ap0s
ativacdo por 30 minutos, a temperatura ambiente e exposi¢céo a luz, foram colocadas
em contato com 3,0 mL da amostra, e ap6s 15 minutos realizou-se a leitura no

medidor Luminotox.

4.3. ETAPA 2: ESTUDO DA DEGRADACAO DE FARMACOS

Os farmacos MET e PRO, com 99% de pureza, foram obtidos no Laboratorio
Farmacéutico de Pernambuco — LAFEPE. As solugdes analisadas foram preparadas
por dissolucao direta dos farmacos em agua deionizada. No estudo, as metodologias
utilizadas para a determinacdo de DQO, DBO e aromaticidade foram idénticas as
citadas anteriormente (4.2.6, 4.2.7 e 4.2.8, respectivamente). Para 0s outros
parametros fisico-quimicos: quantificacdo dos farmacos (porcentagem de remocéo),
determinacao de NOg, toxicidade e determinacdo da constante cinética baseada no

tempo, as metodologias utilizadas estéo relatadas a seguir.

4.3.1. FOTOLISE UV (FOTOLISE DIRETA)

Os experimentos de fotdlise UV foram realizados em recipientes de vidro com
area de superficie de 63,6 cm? colocados num reator equipado com 3 lampadas UV
colocado sobre a tampa do reator (Figura 7). Na analise foram utilizadas lampadas
de mercurio UV-254 (UV-C, Ecolume, 30W) e UV-365 (UVA, Higuchi, F20T10 20W).
As medidas de intensidade da radiagdo UV-C e UV-A foram realizadas,
respectivamente, por medidores MRUR-203 e MRU-201 da Instrutherm Ltda (Sao

Paulo, Brasil).
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Os recipientes foram preenchidos com 150,0 mL da solucdo 100 mg L™ de
MET ou de PRO, e depois irradiados durante um periodo de no maximo 24 horas.
Apés a irradiacdo, as amostras foram retiradas e rapidamente analisadas.

Figura 7 . Reator utilizado na fotélise UV.

Para verificar se durante o processo as medidas de quantificacdo poderiam
ser mascaradas, devido a volatilizagdo dos farmacos, as solu¢des foram deixadas a
60 °C durante 8 e 24 horas. Apés este teste verificou-se que nédo havia perdas por
volatilizacao durante a fotolise.

4.3.2. DETERMINACAO DE NITRATO (NO3)

As analises para verificacdo da formacdo de NOs durante a fotolise dos
farmacos, foram realizadas de acordo com os Standards Methods - 4110 C (APHA,
1998).

4.3.3. ESPECTROMETRIA UV

Para a quantificacdo dos farmacos foi construida uma curva de calibracao

com solucbes dos farmacos PRO e MET, e a absorbanica medida num
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Espectrofotobmetro UV Aquamate V 4.60 (Thermo Scientific, EUA), utilizando
comprimentos de onda de 289,5 nm para o PRO e 318,5 nm para o MET.

4.3.4. TESTE DE TOXICIDADE

Dentre os testes de toxicidade aguda para avaliar a fitotoxicidade de
efluentes, o teste de inibicdo do crescimento das raizes da cebola - Allium cepa L.
(FISKESJO, 1993) vém sendo utilizado com sucesso para avaliagdo da toxicidade
de farmacos (LONGHIN, 2008) e outros contaminantes emergentes (HERRERO et
al., 2012) em amostras de efluentes.

Este bioensaio oferece beneficios como sensibilidade, reprodutibilidade,
resposta em breve periodo de tempo, necessidade de pouco volume de amostra de
contaminante, bem como baixo custo (GEREMIAS et al., 2012). O uso de vegetais
como organismos testes € indicado e validado por varios 6rgdos ambientais
(TURKOGLU, 2012) para determinacao da toxicidade de amostras de efluentes.

Quando o bulbo de uma cebola se hidrata, € produzida uma estimulagdo do
crescimento celular, permitindo o crescimento de suas raizes. No entanto, quando a
hidratacdo € realizada na presenca de substancias téxicas, a divisao celular dos
meristemas da raiz pode ser inibida, podendo retardar os processos de divisao
celular ou promover a destruicdo das células. Estes distarbios geralmente impedem
0 crescimento normal das raizes e, consequentemente, o seu alongamento
(FISKESJO, 1985).

Para verificar o perfil da toxicidade dos farmacos, foi realizado um teste
baseado na inibicho do crescimento das raizes de Cebola — Allium Cepa
(FISKESJO, 1993), antes e apdés o processo de fotdlise UV. Baseado no
procedimento padrdo, a toxicidade foi determinada indiretamente pela comparacao
entre 0 crescimento de uma raiz exposta a amostra e aquelas expostas a uma
solucao controle (Agua mineral).

Para realizacdo do teste, foram escolhidos aleatoriamente bulbos de cebola,
com aproximadamente 20 mm de didmetro. Em seguida, 10 bulbos foram

acondicionados em recipientes adequados, juntamente com 20 mL de solugcéo dos
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farmacos em diferentes diluicdes (100 %, 10%, 1,0% 0,1% e 0,01 %) e com 20 mL
de agua mineral, durante um periodo de 72 horas.

Para se obter o percentual de inibicdo, ao final do teste, as raizes dos bulbos
de cebola foram medidas, com auxilio de uma régua milimetrada. A porcentagem de

inibicdo foi calculada a partir da equacéo:

(cc-ca)

% Inibicao = x 100 (25)

Onde:
CC = comprimento médio das raizes de cebola do controle

CA = comprimento médio das raizes de cebola das solu¢des dos farmacos

A toxicidade da amostra foi quantificada pela porcentagem de inibicdo do
crescimento das raizes da cebola causada pelo contato com as diferentes dilui¢des.
Uma vez que a percentagem de inibicdo foi calculada, um gréfico que relaciona a
porcentagem de inibicdo versus a concentracdo da amostra foi plotado e assim, a
concentragédo inibitoria (ICso) - concentragdo do contaminante capaz de gerar uma
porcentagem de inibicdo de 50% no crescimento das raizes dos bulbos da cebola -

pode ser facilmente calculada.

4.3.5. FOTOLISE POR LUZ SOLAR

A fim de avaliar a fotodegradacédo dos farmacos, MET e PRO, pela radiacéo
solar, foram realizados experimentos, em duplicata, onde, 1,0 L de solu¢des 100 mg
L dos farmacos, MET e PRO, foi colocado em um béquer, sem agitacéo, e
submetido a irradiacdo pela luz solar durante um periodo de 8 horas, iniciando as
08:00 horas e finalizando as 16:00 horas (horario local).

Durante o0 experimento, aliquotas da amostra eram retiradas para
quantificacdo dos farmacos em intervalos de 1 hora, de modo que o volume total das
aliquotas retiradas fosse inferior a 100 mL.
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Para o estudo da fotodegradacdo do PRO, os experimentos foram realizados
num dia claro, nas dependéncias da Universidade Federal de Pernambuco, cidade
de Recife-Brasil (8°04'03"S 34°52'49”L), enquanto os experimentos de irradiacio,
utilizando a solucdo do MET, foram realizados na Universidade Federal da Paraiba,
cidade de Jodo Pessoa-Brasil (7°6'55"S 34°51'40”L). Nestes locais, a média da
radiacéo solar global varia de 17-20 MJ.m™ (TIBA et al., 2004).

4.3.6. ESTUDO CINETICO

Para avaliar a cinética de degradacao, foi calculado o valor da constante
cinética baseada no tempo e da meia-vida (t12) para a reacado de fotodegradacao
dos farmacos, solucdes de PRO (100 mg L™) e de MET (100 mg L), submetidas a
radiagdo UV-C e a luz solar, durante um periodo de 8 horas, sendo a concentragdo
dos farmacos e a radiacdo UV incidente monitorada ao longo deste periodo.

Os valores obtidos para a concentracdo dos farmacos foram ajustados para
uma lei cinética de pseudo-primeira ordem. Para isso, a lei de velocidade para a
reacao foi descrita como:

v =k. [Farmaco] (26)

Neste caso, k corresponde a constante cinética de pseudo-primeira ordem.
Como a concentracdo dos farmacos, PRO e MET, decresce com o tempo é possivel

calcular k usando a equacgéo:

[Farmaco] — k.t 27)

[Farmaco]©

Um gréfico de — tn ([farmaco]/farmaco]®) versus tempo foi construido e os

valores das constantes cinéticas e da meia-vida foram determinados.
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO
5.1. ETAPA 1: DEGRADACAO DA ATRAZINA

5.1.1. CARACTERIZACAO DAS AMOSTRAS

ApoOs coletadas na ETE de Gava-Viladecans, as amostras do efluente foram
devidamente caracterizadas (Tabela 4), antes e ap0s filtracdo a pressao reduzida. A
filtracdo das amostras foi necessaria a fim de diminuir a quantidade de solidos em
suspensao, capazes de diminuir a incidéncia de radiagcdo UV necessaria para ativar

as reacdes foto Fenton, o que reduziria a eficiéncia do tratamento.

Tabela 4. Valores médios obtidos para os parametros de caracterizacdo das

amostras do efluente.

foto Fenton UV-A foto Fenton UV-C

Antes da Filtracdo  Apés a Filtragdo  Antes da Filtracdo  Apo6s a Filtracéo

pH 7,7 7.8 7,7 7,8
Turbidez
1,1 0,90 1,1 0,9
[NTU]
DQO
4 74 34 31 26
[mg L™ de O]
DBOs
1 25 8,5 - .
[mg L™ de O]
COoT
N - 18 12 12
[mg L]

ApoOs a filtracdo das amostras dos efluentes, foi verificada uma significativa
diminuicdo da DQO e da DBO. Resultado este que ja era esperado, pois os valores
destes parametros estdo diretamente associados a quantidades de soélidos em
suspensao (BEAL, 2006). Por problemas experimentais, a determinacao do valor do
COT antes da filtracdo n&o pode ser realizada.

Os valores dos parametros fisico-quimicos que caracterizam os efluentes

secundarios sao bastante particulares, variando conforme a composicao do efluente.
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Desta forma, se torna mais adequado a apresentacdo destes parametros na forma
de faixa de valores (ERIKSSON et al., 2002).

5.1.2. RECUPERACAO DA ATRAZINA

A EFS tem sido bastante utilizada na pré-concentracdo de amostras de
microcontaminantes (PEREIRA, 2011), sendo uma etapa de grande importancia
qguando se realizam experimentos com compostos, em solucédo, em concentracdes
tdo baixas que geralmente ndo seriam detectadas pelos métodos de identificacdo e
quantificacdo utilizados. A Tabela 5 apresenta os valores de porcentagem de

recuperacdo da ATZ para o cartucho utilizado na EFS.

Tabela 5. Valores médios para a recuperacao da ATZ apos a EFS.

AT Z1esrico AT Z gxperimental % de Recuperacao
1,00 mg.L™ 0,95 mg.L™ 95+1,1
0,10 mg.L™ 0,084 mg.L™ 84+29
0,01 mg.L™ 0,0069 mg.L™ 69 +3,5

ApoOs andlise dos valores de % de recuperacao, verificou-se que a adsorcao
da ATZ no cartucho utilizado na EFS e sua posterior eluicdo eram considerados
bons, e, a metodologia utilizada podia ser considerada eficiente para a recuperacao
do microcontaminante, pois apresentava resultados similares aos obtidos por
D’Archivio et al. (2007), que obteve uma recuperacdo de 89 % na mesma

concentracdo de ATZ usada neste trabalho.

5.1.3. PROCESSO FOTO FENTON UV-A

ApoOs a quantificacdo da ATZ por CLAE, foi possivel tracar o perfil do
processo de degradacdo do microcontaminante (Figura 8) utilizando o tratamento

foto Fenton UV-A, no efluente estudado.
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O curso da reacdo de degradacdo da ATZ pode ser melhor entedido
teoricamente através da avaliagcdo comparativa entre a curva de degradacao da ATZ

(Figura 8) e a variagcéo da concentracdo de H,O, (Figura 9).
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Figura 8 . Perfil da degradacdo da ATZ durante o processo foto
Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L'; H,0,=5,0 mg L™; Fe* = 5,0
mg L™ A = 365 nm).

Verificou-se que a reagdo se processa com uma maior velocidade nos
primeiros 30 minutos, onde a maior quantidade de H.O, e de Fe?* promove um
rapido consumo de H,O, e uma elevada geracéo de radicais *OH. Além deste fato, a
utilizacéio da radiacdo UV-A aumenta a taxa de regeneracdo dos fons Fe®, o que
aumenta a geracao de radicais *OH, possibilitando a degradacéo da ATZ, através da
sua oxidacéao por estes radicais.

Através da andlise da Figura 9, foi possivel verificar que apos 60 minutos de
reacdo a ATZ sofreu cerca de 50 % de degradacdo e praticamente todo o H,O,
adicionado no inicio do processo ja tinha sido consumido, com a velocidade de
degradacédo da ATZ no efluente diminuindo significativamente, mesmo a amostra
ainda estando sob irradiacdo UV-A. O processo de degradacdo da ATZ, apds 60
minutos, apresenta uma tendéncia de estabilidade, o que leva a supor que, a
radiacdo UV-A apresenta uma contribuicho minima (ou nenhuma) para a

degradacgéo da ATZ, no processo estudado.
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A eficiéncia maxima de degradacéo da ATZ no processo foto Fenton UV-A foi
cerca de 62 %, em 120 minutos de tratamento. Desta forma, é possivel considerar
que o processo, nas condi¢cdes experimentais utilizadas, se mostrou capaz de

degradar a ATZ no efluente estudado.
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Figura 9 . Perfil da concentracdo de H,O, durante o processo
foto Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L™; H,0,=5,0 mg L™; Fe* =
5,0 mg L™ A = 365 nm).

A porcentagem de degradacéo da ATZ obtida no tratamento foto Fenton UV-A
utilizado apresentou menores valores do que os resultados obtidos para outros POA,
usando solugBes aquosas sintéticas, onde foram obtidas taxas de degradacéo
superiores a 90% (ARANTEGUI et al., 1994; BIANCHI et al., 2006). Este fato pode
estar relacionado com a presenca, nos efluentes estudados, de espécies que podem
atuar como sequestradores de radicais *OH (RAHHAL, 1988) ou com a presenca de

matéria organica (KHAN et al., 2013) que pode competir por estes radicais.

5.1.3.1. REMOCAO DA MATERIA ORGANICA

Para a avaliacdo da remocdo da matéria organica e da mineralizacdo dos

subprodutos formados durante o processo foto Fenton UV-A, foi feito um
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acompanhamento dos parametros COT, DQO e aromaticidade no decorrer de 120
minutos de tratamento.

A partir da analise dos resultados obtidos (Figura 10), observa-se que apés 0s
120 minutos de reacdo houve uma pequena reducédo na quantidade do COT, cerca
de 12 %. Portanto, durante o processo foto Fenton UV-A, a ATZ néo esta sofrendo
mineralizacao total e sim transformando-se em intermediarios, com mesmo conteudo

organico e provavelmente aromatico (BIANCHI et al., 2006).
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Figura 10. Perfil do COT durante o processo foto Fenton UV-A
(ATZ=0,1mgL™* H,0,=50mgL™" Fe**=5,0mg L™*; A = 365

nm).

Com o objetivo de uma melhor observacdo da variagdo da matéria organica
ao longo do tratamento foto Fenton UV-A, medidas da DQO foram realizadas. A
DQO corresponde a medida da quantidade de O, consumido na oxidacdo quimica
da matéria organica, por um oxidante forte, sendo expressa em mg L™ de O,.

No perfil da reducdo da DQO (Figura 11), observou-se uma diminuicdo na
DQO de cerca de 26 %, um valor de 34 para 25 mg L™ de O, . Estes resultados
confirmam uma caracteristica da ATZ, que durante a degradacao através de POA,
nao se alcanca a mineralizagdo completa, pois a oxidacdo geralmente afeta as
cadeias laterais com cinco dos oito carbonos sendo removidos como CO, (PEREZ et

al., 2006).
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Os resultados obtidos apresentaram maiores valores de remocédo na DQO
guando comparada com o COT. Esses valores podem estar relacionados com o fato
de que, o tratamento foto Fenton UV-A, apesar de promover apenas a mineralizagéo
de um baixo teor de matéria organica, promoveu a formacdo de espécies
intermediarias em estados de oxidacdo mais elevados, mostrando-se capaz de
degradar o microcontaminante ATZ e também promover a transformacdo de parte

da matéria organica do efluente estudado.
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Figura 11. Perfil da DQO durante o processo Foto Fenton UV-
A(ATZ=01mgL" H0,=50mgL"; Fe** =50mg L™ A =
365 nm).

De modo a confirmar a caracteristica da oxidacdo da ATZ nas amostras de
efluentes, foi realizado o monitoramento temporal da absorbéancia a 254 nm. A
analise dos valores de DQO e da absorbancia UV,s4 sdo alguns dos indicadores
mais utilizados no monitoramento temporal de tratamentos de efluentes utilizando
processos oxidativos, pois seus resultados sdo complementares e podem ser de
grande importancia na otimizacao dos processos de tratamento de efluentes.

Na Figura 12, observa-se uma pequena reducdo na aromaticidade,
aproximadamente 16 %, dos efluente tratado. Esta manutencdo do conteldo
aromatico € uma caracterisitica da degradacdo da ATZ em sistemas aquosos, por

processos oxidativos avancados. Devido a estabilidade oxidativa do anel triazina, a
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mineralizacdo completa ndo é alcancada (CHAN et al., 2004) e a transformacao da
ATZ ocorre através uma oxidacdo da cadeia lateral, de uma desalquilagdo e/ou de
uma descloragao (CHAN, 2005).
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Figura 12. Perfil da aromaticidade durante o processo foto
Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L% H,0,=5,0mg LY Fe** = 5,0
mg L™ A = 365 nm).

Diversos mecanismos de degradagdo da ATZ por processos de oxidagao
avancada tém sidos propostos (CHAN, 2005 ; BIANCHI et al., 2006). Nos estudos
realizados por Chan (2005) foram identificados dez subprodutos de degradacao da
ATZ utilizando o processo Fenton, dos quais em nenhum deles ocorreu a clivagem
do anel.

Para o0s pesquisadores, neste processo oxidativos, 0S compostos
provenientes da oxidacdo da cadeia lateral da ATZ sdo os subprodutos majoritarios
do processo, entretanto nos processos que utilizam radiacdo UV-C, é significativa a
formacdo dos produtos de descloragcdo, devido a cisdo da ligagdo C-Ct da ATZ
(CHEN et al., 2009).

Apesar da identificacdo dos intermediarios ndo ser objetivo deste trabalho,
principalmente devido a complexidade do efluente trabalhado, os resultados
mostraram que o conteddo aromatico dos intermediarios, quando comparado com o

da ATZ, é bastante semelhante. Portanto, a ATZ, possivelmente, esta sofrendo uma
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degradacdo que segue os mesmos mecanismos de degradacdo propostos na

literatura.

5.1.3.2. ANALISE DA BIODEGRADABILIDADE E DA TOXICID ADE

Uma alternativa viavel para reduzir os custos dos POA no tratamento de
efluentes pode ser a combinacdo destes com um tratamento biologico adequado.
Assim, Através dos valores da razao DQO/DBOs (Figura 13) foi possivel avaliar a
biodegradabilidade dos compostos formados durante o tratamento foto Fenton UV-A,
pois uma diminuicdo na razdo DQO/DBOs, ao final de 120 minutos de tratamento,

poderia ser indicativo de que espécies mais recalcitrantes estavam sendo formadas.
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Figura 13. Evolucdo da DQO/DBOs durante o processo foto
Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L™"; H,0,=5,0 mg L™; Fe** = 5,0
mg L™ A = 365 nm).

Os resultados mostraram uma diminuicdo na razdo DQO/DBOs do efluente,
de 4,0 para 3,3, apos os 120 minutos de tratamento. Entretanto, esta reducdo nao foi
suficiente para tornar o efluente tratado pelo processo foto Fenton UV-A mais
biodegradavel (CANELA & JARDIM, 2004).
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E importante destacar que um aumento pronunciado na biodegradabilidade
das amostras tratadas nao era esperado, pois o efluente utilizado no estudo ja tinha
sido submetidos a etapas de tratamento que consomem 0S COMpPOStos
biodegradaveis.

De modo a analisar os efeitos de toxicidade da ATZ nas amostras dos
efluentes, durante o tratamento foto Fenton UV-A, foi aplicado o teste Luminotox®. O
efeito da toxicidade pode ser observado, ao longo do tratamento, através da

avaliacao da inibicdo da atividade fotossintética das algas (Figura 14).

60

Inibicao [%]
N w Iy w
o o o o
B
H
]

—
o

o

0 20 40 60 80 100 120

Tempo (min)

Figura 14. Inibicdo da atividade fotossintética das algas
durante o processo foto Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L™; H,0, =
5,0mg LY Fe** =5,0mg L™ A = 365 nm).

Pela andlise do grafico, foi observada um aumento da inibicdo da atividade
fotossintética das algas apdés 45 minutos de tratamento, fato este que pode estar
relacionado com a formacgédo de um subproduto com maior toxicidade para as algas
durante a degradacdo da ATZ (KLAMERTH et al.,, 2010). Ap6s 120 minutos de
tratamento foto Fenton UV-A, é verificada uma leve diminuicdo na toxicidade do
efluente, cerca de 8%. Entretanto, este valor ndo pode ser considerada uma

diminuicao significativa na toxicidade da amostra.
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5.1.3.3. TURBIDEZ

Para as amostras estudadas, antes e apds o tratamento, as medidas da

turbidez foram realizadas em diferentes tempos e os resultados sao apresentados

na Figura 15.
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Figura 15. Evolucdo da turbidez durante o processo foto
Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L™"; H,0,=5,0 mg L™; Fe** = 5,0
mg L™ A = 365 nm).

Os dados da turbidez mostraram um aumento significativo no decorrer do
tratamento, passando de um valor inicial de 0,9 NTU para um valor final de 14,7
NTU, ap6s 120 minutos de tratamento, o que corresponde a um aumento de cerca
de 150 %. Esse aumento da turbidez pode estar relacionado com a presenca de um
excesso de fons Fe?* que tendem a causar um “efeito filtro”, dificultando a incidéncia
de radiacdo UV e influenciando diretamente a eficiéncia das reacdes foto Fenton
(SOUZA, D., 2011).

5.1.3.4. COMPARACAO DOS PARAMETROS FiSICO-QUIMICOS

De modo a verificar correlacdes entre os dados obtidos, a Figura 16 compara

0s resultados experimentais com referéncia a degradacdo da ATZ, a reducdo
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aromaticidade e a % de inibicAo da atividade fotossintética das algas (Teste
Luminotox®) durante o processo foto Fenton UV-A.

A andlise mostra que nos primeiros 30 minutos do processo foto Fenton,
existe uma concordancia entre os parametros experimentais, com a degradacdo da
ATZ, ocorrendo mais acentuadamente, e com uma reducéo do conteudo aromatico e

da toxicidade da amostra.
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Figura 16. Comparacdo dos parametros fisico-quimicos
durante o processo foto Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L™; H,0, =
5,0mg LY Fe**=5,0mg L™ A = 365 nm).

Nos 60 minutos seguintes do processo foto Fenton UV-A, a reagcao de
degradacdo do microcontaminante se tornou mais lenta, possivelmente relacionada
com a baixa concentracdo de H,O, e consequente baixa geracédo de radicais *OH.
Apbés os 60 minutos de tratamento, praticamente ndo houve alteracdo dos
parametros fisico-quimicos estudados, atingindo ao final dos 120 minutos, apenas
uma pequena reducao do contetdo aromatico e da toxicidade da amostra.

5.1.4. PROCESSO FOTO FENTON UV-C

Afim de verificar a possibilidade de degradacdo ATZ pelo processo foto

Fenton, no efluente estudado, em outras condicbes experimentais, foi realizado um
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estudo alternativo utilizando o processo foto Fenton UV-C e verificando a % de
degradacdo da ATZ e a remocao de matéria organica, a partir da analise dos valores
de COT, DQO e aromaticidade.

ApoOs a construcdo do perfil da degradacdo da ATZ (Figura 17), para o
processo foto Fenton UV-C, verificou-se uma degradacao de mais de 98 % da ATZ,
apoOs 20 minutos de tratamento, e que a partir dos 30 minutos de tratamento, a ATZ
sofreu degradacdo quase que total, apresentando uma concentracdo abaixo do
limite de deteccéo do equipamento CLAE. Portanto, néo se fez necessario, para este

parametro, a continuidade do processo até 120 minutos de tratamento.
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Figura 17 . Perfil da degradacdo da ATZ durante 0 processo
foto Fenton UV-C (ATZ = 0,1 mg L™} H,0,=5,0 mg L™; Fe* =
1,0 mg L™ A = 254 nm).

Para um melhor entendimento da degradacdo da ATZ pelo processo foto
Fenton UV-C, foi tracado o perfil de degradacédo do H,O, ao longo dos 30 minutos de
tratamento. A importancia da determinacgéo deste parametro est4 na comparacédo do
efeito dos radicais *OH sobre matriz organica do efluente.

Através da avaliacdo comparativa entre a curva de degradacdo da ATZ e do
H.O,, foi possivel verificar a presenca de uma quantidade significativa do H,O, no
decorrer de toda a reacdo de degradacdo do microcontaminante (Figura 18),
existindo ao final dos 30 minutos uma concentracéo de cerca de 1,0 mg L™,
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Mesmo a velocidade da degradacdo do H,O, sendo limitada devido a baixa
concentracdo de Fe?*, na anélise do processo de degradacéo da ATZ, é importante
considerar a possibilidade de sua fotodegradacao direta pela radiacdo UV-C, devido
sua alta absortividade molar para esta faixa de radiagcao (CHEN et al., 2009). Assim,
no processo foto Fenton UV-C, a oxidacao via radicais *OH e a fotélise direta podem

agir simultaneamente, promovendo um efeito sinérgico para a degradacado da ATZ.

6 -
5H
S24m
o L
Es . m
~N
o .
T2 O
o
14 ]
0 T T T T T T 1
0 5 10 15 20 25 30 35
Tempo (min)

Figura 18 . Perfil da concentragdo de H,O, durante o processo
foto Fenton UV-C (ATZ = 0,1 mg L™; H,0,=5,0 mg L™; Fe* =
1,0 mg L™ A = 254 nm).

Duas outras formas de oxidacdo também devem ser consideradas para o
processo foto Fenton UV-C. A primeira é a possibilidade de oxidacdo da ATZ pelos
radicais *OH gerados pela fotolise direta UV-C do H,O, (KOHLER et al., 2012) e a
segunda € a oxidacdo da ATZ pelos radicais *OH produzidos pela irradiacdo UV-C

da matéria organica presente no efluente estudado (KHAN et al., 2013).

5.1.4.1. REMOCAO DA MATERIA ORGANICA

Para a avaliacdo da remocdo da matéria organica e da mineralizacdo dos

subprodutos formados durante o processo foto Fenton UV-C, foi feito um
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acompanhamento dos parametros COT, DQO e aromaticidade, no decorrer de 120
minutos de tratamento.

Com o uso da radiacdo UV-C, esperava-se uma significativa porcentagem de
remocao no valor de COT (Figura 19), por esta radiacao favorecer a formacéo de
radicais *OH. Entretanto, a partir da analise dos resultados obtidos, observou-se que
apos os 30 minutos de reacdo ndo houve uma reducao significativa no valor de COT

para a amostra do efluente estudado.
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Figura 19. Perfil do COT durante o processo foto Fenton UV-C
(ATZ=0,1mg L% H,0,=50mg LY Fe**=1,0mgL*; A=254

nm).

De fato, a utilizacdo de radiagdao UV com menor comprimento de onda pode
influenciar significativamente a remocédo de COT. Esta baixa reducédo do valor de
COT, obtida no tratamento utilizando o processo foto Fenton UV-C, pode estar
relacionado com o fato do efluente apresentar um baixo teor de matéria organica,
como também, com o fato de que o efluente pode conter diversos compostos
organicos recalcitrantes que resistiram a mineralizagao pelos radicais *OH.

Para uma melhor analise do potencial de remocdo da matéria organica do
processo foto Fenton UV-C, medidas da DQO foram realizadas, sendo verificado
gue cerca de 34% do teor organico do efluente foi oxidado quando o processo foi

utilizado (Figura 20).
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Figura 20. Perfil da DQO durante o processo Foto Fenton UV-
C(ATZ=0,1mgL* H,0,=50mg L% Fe*=1,0mgLY A=
254 nm).

Os resultados para a DQO, durante o processo foto Fenton UV-C, tendem a
confirmar a caracteristica do estudo realizado Chan et al. (2004), ja citado
anteriormente, que durante a degradacdo da ATZ atravées de POA, a sua
mineralizacdo completa ndo é alcancada, devido a estabilidade de seu anel triazina.

Para uma melhor observacdo da degradacédo do conteldo aromético presente
no efluente estudado, foi construido o perfil da absorbancia UV-254 ao longo do
tempo de tratamento foto Fenton UV-C (Figura 21).

A partir da analise do resultados obtidos foi verificado uma reducéo
significativa de cerca de 80% da aromaticidade da amostra. Este resultado pode leva
a uma falsa conclusao, de que a utilizacdo da radiagdo UV-C estva promovendo a
clivagem do anel triazina do microcontaminante.

Entretanto, a partir de uma analise comparativa do perfil de degradacdo da
ATZ (Figura 17) e do perfil da aromaticidade (Figura 21), ao longo do processo foto
Fenton UV-C, é possivel verificar a maior reducdo do contedudo aromético da
amostra ocorre apés os 30 minutos de tratamento, onde a degradacéo total da ATZ
ja foi alcancada, o que leva a supor que esta reducédo da aromaticidade é resultado

da degradacéo de outras espécies aromaticas presentes no efluente estudado.
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Figura 21. Perfil da aromaticidade durante o processo foto
Fenton UV-A (ATZ = 0,1 mg L% H,0,=5,0 mg L™; Fe** = 1,0
mg L™ A = 254 nm).

Se faz importante ressaltar que, a matriz aquosa estudada, no caso o
efluente, apresenta elevada complexidade, sendo coletado numa ETE que recebe
esgotos industriais e domésticos, e que, apresentando diversas espécies
aromaticas, possivelmente menos estaveis aos processos oxidativos, principalmente

agueles que utilizam a radicdo UV-C.

5.2. ETAPA 2: DEGRADACAO DOS FARMACOS

Antes da realizacdo do tratamento das solucbes aquosas dos farmacos, via
fotélise UV, foi realizado um estudo preliminar através da analise dos espectros de
absorcao, na faixa de 200—-400 nm, do MET e do PRO, para verificar a possibilidade
de fotdlise direta destes farmacos frente as lampadas UV. Normalmente, compostos
organicos que apresentam picos de absorcdo em seus espectros UV, na mesma
faixa de radiacdo de emissdo das lampadas, sao fotodegradados quando
submetidos a fotdlise direta UV (PIRAM et al.,, 2008; ABRAMOVIC, 2010). Este
procedimento tem por objetivo auxiliar a compreensdo do comportamento de um

composto frente a radiacdo emitida pela lampada UV (ADDAMO et al., 2005).
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A analise dos espectros de absorcédo dos farmacos (Figura 22), revelou que
estes compostos poderiam ser submetidos a fotélise UV, principalmente com o
utilizacao da lampada UV-C, que apresentava uma faixa de emisséo de 200-280 nm,
com um maximo em 254 nm. Além disso, a andlise indicou que o MET deveria
apresentar uma melhor absorcdo de UV do que o PRO, na faixa de comprimento de
onda préximo 254 nm, apresentando assim uma melhor taxa de degradacdo quando
submetido a fotolise UV-C.

A anadlise dos espectros ainda mostrou que, para a fotodegradacdo dos
farmacos usando a lampada UV-A (faixa de emisséo de 315-400 nm), que apresenta
um maximo de emissdo em 365 nm, apenas o espectro do MET apresentava
absorcdo nesta regido, indicando que este farmaco poderia ser submetido a fotdlise
UV-A, enquanto que para o PRO, por ndo apresentar absorcdo nesta regido,

nenhuma fotodegradacdo UV-A era esperada.
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Figura 22 . Espectros de Absorcdo UV (200-400 nm) do (a) Propranolol (100 mg L™)
e (b) Metronidazol (100 mg L™).

E bem estabelecido que compostos cujas estruturas apresentem grupos
cromoforos, insaturacdes e/ou anéis aromaticos tém a capacidade de absorver a
radiacdo UV (PAVIA, 2010). Observando-se a estrutura do MET e do PRO (Figura 2
e Figura 3), se verifica que os anéis aromaticos e os grupos funcionais sédo sitios
para absorcdo da radiacdo UV, na faixa de comprimento de onda utilizada no

tratamento.
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Quando o tratamento é realizado em amostras reais, o0 pH € um parametro
gue deve ser analisado e monitorado. Apesar do pH das amostras de agua reais ser,
na maioria das vezes, aproximadamente neutro, no preparo das amostras ndo houve
correcdo do mesmo, de modo a evitar a sua interferéncia no mecanismo de fotolise
(DOONG et al.,, 2001). Assim, o pH das solugbes nao foi ajustado antes do
tratamento e se encontrava em torno de 5,5 e 3,9 para a solugédo de MET e de PRO,
respectivamente.

Com base nos valores de pH e do pKa dos farmacos, para o MET, pKa = 2,25
(SHEMER, 2006) e para o PRO, pKa = 9,14 (BALON, 1999), foi verificado que
durante o tratamento por fotdlise UV, o PRO sofre degradacdo em seu estado
protonado, enquanto que o MET na sua forma dissociado, podendo assim aumentar

a sua reatividade.

5.2.1. FOTOLISE DIRETA UV

Os resultados da porcentagem de remocdo, por fotolise UV, dos farmacos
MET e PRO em solucdes 100 mg L™, apds 8 horas e 24 horas de tratamento (Figura
23), confirmam o estudo preliminar e mostram uma alta diferenca entre os niveis de
degradacéao alcancados, quando se utiliza a radiacdo UV-A e a radiacdo UV-C.

As medidas da concentracdo do MET, usando a radiagdao UV-C, atinge um
nivel de degradacdo de cerca de 50 % e 98 %, apOs 8 horas e 24 horas de
tratamento, respectivamente, enquanto que, utilizando a radiacdo UV-A foram
degradados aproximadamente 22% e 37% do farmaco da solucéo.

No que diz respeito a remog¢édo do PRO, a radiacdo UV-C atingiu quase 30%
(8 horas de tratamento) e 62 % (24 horas de tratamento) de degradacgéao, enquanto
que, como esperado, a radiacdo UV-A ndo promoveu qualquer fotodegradacéo.

Embora a diferenca na taxa de degradacdo possa ser atribuida a melhor
absorcdo de UV pelos farmacos estudados, no comprimento de onda préximo 254
nm (pico emitida pela lampada de UV-C), a diferenca na poténcia das lampadas
pode também contribuir com a variacdo no nivel de degradacdo. Neste estudo, a

lampada UV-C apresentava uma poténcia, em meédia, 50% maior que a UV-A.
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Figura 23. Porcentagem de degradacdo dos farmacos em solucéo

(concentracao inicial = 100 mg L™) ap6s o processo de fotdlise UV.

Com o objetivo de monitar qualitativamente o conteldo aromaticos ao longo
do tempo de fotolise direta UV, foram realizadas medidas de absorbancia UV-254 e
de nitratos (NO3) durante o tratamento (Tabela 6). Como ja é bem estabelecido
(ABRAMOVIC, 2010), no decorrer do processo de fotodegradacdo de compostos
organicos, o nitrogénio é transformado, principalmente, em NH;" e/ou NO,/NOs3,

dependendo da estrutura quimica do substrato e das condicfes reacionais.

Tabela 6 . Valores médios para a remoc¢ao na DQO, na absorbancia UV3s4 € no
NOs para a solucéo dos fArmacos (concentracéo inicial = 100 mg L™) apés 8

horas de fotélise UV.

. DQO UVas4 NO;
Farmaco Radiacao ) i 4
(% removida) (% removida) (mgL™)
UV-A 13,2 3,78 5,91
MET
uv-C 14,3 17,6 6,19
UV-A - - -
PRO
uv-C 11,6 0 0,57

A diminuicdo da absorbancia UV-254, apos 8 horas de tratamento, indica que
a fotolise direta UV-A do MET praticamente ndo alterou o conteudo aromatico da
amostra. Entretanto, a fotolise direta UV-C reduziu a aromaticidade da amostra

(RAVIKUMAR, 1994), sugerindo que a primeira etapa da fotodegradacdo do MET é
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a clivagem do anel. Além disso, as medidas da concentracdo de NOj revelam que,
apos a clivagem do anel, a fotolise UV-C continua promovendo a liberacdo destas
espécies para o0 meio.

Com relacéo a fotolise UV do PRO, utilizando a radiacdo UV-C, foi verificado
que apos 8 horas de irradiagdo ndo ocorreu remocao do conteudo aromatico,
indicando que apds este periodo de tratamento, a radiacdo UV-C nao foi capaz de
promover a clivagem do anel de naftaleno. Além deste fato, verifica-se que o grupo
amino é o sitio primario da reacdo de fotodegradacédo, sendo comprovado pela

liberacdo de NO3 para a solucéo.

5.2.2. ANALISE DA BIODEGRADABILIDADE E DA TOXICIDAD E

Uma avaliagdo da biodegradabilidade e da toxicidade dos subprodutos
formados durante a fotolise UV, das solucbes aquosas dos farmacos MET e PRO,
foi relizada de modo a verificar se o0s subprodutos formados eram menos
biodegradaveis e/ou mais toxicos que os farmacos originais.

De modo a se determinar o grau recalcitrancia dos subprodutos formados, os
valores de DQO e de DBOs foram determinados, antes e apos a fotolise UV, e o
valor da relacdo DQO/DBOs foi utilizado como indicador de biodegradabilidade.

A andlise dos resultados, ao final do tempo de fotélise UV, mostrou que apo6s
8 horas de tratamento, a biodegradabilidade da amostra aumentou
significativamente, em alguns casos, mais de quatro vezes, indicando assim uma

boa conversdo dos farmacos em espécies mais biodegradaveis (Tabela 7).

Tabela 7. Valores médios para a DQO/DBOs para a solugdo dos farmacos

(concentracéo inicial = 100 mg L™) apés 8 horas de fotélise UV.

Farmaco Radiacéo DQO/DBOs5* DQO/DBOs"
MET UV-A 46,5 13,5
uv-C 46,5 13,3
PRO UV-A - -
uv-C 101 12,8
a = valores antes do tratamento b = valores ap6s o tratamento
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Para verificar a toxicidade das amostras, antes e apés a fotdlise direta UV
(Tabela 8), através do teste de toxicidade baseado na inibicdo do crescimento das
raizes da cebola, foram calculadas as concentrac6es que promovem a inibicdo do
crescimento da raiz de 50% de cebolas (ICsp) - menor valor de ICsy para uma

amostra de efluente significa uma maior toxicidade.

Tabela 8. Valores médios para ICsp para a solugdo dos farmacos

(concentracéo inicial = 100 mg L™) apés 8 horas de fotélise UV.

. ICs0” ICso”
Farmaco Radiacao 4 4
(mg L") (mg L")
MET UV-A - -
uv-C 102,5 86,7
PRO UV-A - -
uv-C 39,8 83,5
a = valores antes do tratamento b = valores ap6s o tratamento

O perfil de toxicidade mostrou que a fotélise UV-C do MET promoveu uma
pequena diminuicdo no valor de ICsp, indicando um aumento de toxicidade durante o
tratamento. Por outro lado, a fotélise UV-C do PRO promoveu a reducdo de mais de
50% de toxicidade inicial.

5.2.3. RADIACAO SOLAR versus RADIACAO UV-C

Através do perfil da fotodegradacao dos farmacos PRO e MET (Figura 24) ao
longo do tempo de exposicado a luz solar, foi possivel se fazer uma comparacao
entre 0s resultados obtidos nestes experimentos e 0s resultados obtidos no
processo realizado utilizando a radiacdo UV-C.

De acordo com os resultados obtidos, foi verificado que a fotolise direta
utilizando a radiagéo solar, é tdo eficaz para promover a fotodegradacdo do PRO
(cerca de 36%) quanto o sistema utilizando radiacdo UV-C, que obteve uma
degradacédo em torno de 35%. Apesar da estrutura do PRO néo absorver a radiacéo

UV em comprimentos de onda maiores que 330 nm (Figura 22), possivelmente a
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fotélise direta do PRO é promovida pela radiacdo UV-B e UV-C, componente da luz

solar.
1,2 1,2
1 1
0,8 H 0,8 -
-
Y 06 O 06 -
($) M PRO (UV-C) < B MET(UV-C)
0,4 U 04 -
0,2 M PRO(luz solar) 02 - B MET (luz solar)
O T T 1 O T 1
0 500 1000 0 5 10
Tempo (horas) Tempo (horas)

Figura 24. Perfil da degradacdo dos famacos em solucédo (concentracao inicial =

100 mg L ™) durante 8 horas de fotélise utilizando radiagéo UV-C e luz solar.

Mesmo sendo bem mais suscetivel a absor¢do da radiagdo UV que o PRO
(Figura 17), o MET apresentou um taxa de fotodegradacdo bem menor utilizando a
luz solar (em torno de 16%) do que o processo utilizando a radiacdo UV-C
(aproximadamente 50%).

Como a variagéo da intensidade da radiag&o solar durante o dia e o ano deve
ser considerada, em processos que utilizam esta fonte de energia (NOGUEIRA et
al., 2007), resultados diferentes podem ser obtidos quando os experimentos de
fotélise com luz solar forem feitos em diferentes épocas do ano.

Mesmo apresentando resultados bastante distintos, a fotodegradacdo dos
dois farmacos pela luz solar, deve ser considerada, devido ao fato de que, a luz
solar promove a fotdlise natural de compostos organicos fotossensiveis existentes

principalmente em aguas superficiais.

5.2.4. ESTUDO CINETICO

Para um melhor entendimento da cinética do processo de degradacdo dos

farmacos, foram calculados os valores para a constante cinética e o tempo de meia
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vida para a reacao de fotodegradacdo do MET e do PRO, utilizando radiacdo UV-C
(Figura 25) e luz solar (Figura 26).

0,8 ~

0,7 - y =0,0015x - 0,0036
0,6 - R? = 0,9952

05 -
04 -
03 -
0,2
0,1

0
0,1

B MET
B PRO

-In C/C°

y = 0,0008x + 0,0459 —— Linear (MET)
R*=0,9678 — Linear (PRO)

200 400 600

Tempo (minutos)

Figura 25. Perfil da degradacéo dos farmacos (100 mg L™

durante 8 horas de fotdlise utilizando radiacdo UV-C.
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Figura 26 . Perfil da degradacéo dos farmacos (100 mg L™

durante 8 horas de fotélise utilizando luz solar.

ApOs 0 ajuste dos resultados obtidos para o modelo cinético de pseudo-
primeira ordem, os valores das constantes cinéticas e tempo de meia-vida foram

determinados (Tabela 9).
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Tabela 9. Dados cinéticos para a fotélise das solucbes dos farmacos

(concentracéo inicial = 100 mg L™).

, L K t(112)
Farmaco Radiacao 4 ]

(min™) (min)

MET UV-C 1,5x10° 462

MET Luz solar 3,7 X 10 1873

PRO uv-C 8,0 X 10 866

PRO Luz solar 9,9x10™ 700

Embora a bibliografia ndo apresente valores para as constantes cinéticas e
meia vida, nas mesmas condicdes experimentais, para a fotolise UV-C do PRO, as
constantes cinéticas encontradas na fotodegradacédo do MET sdo da mesma ordem
de grandeza daquelas apresentadas por Shemer et al. (2006). Ja para a fotolise
utilizando a luz solar, os valores das constante cinética e da meia vida da reacdo de
fotodegradacao dos farmacos MET e PRO nao foram encontradas.

ApOs a analise dos valores das constantes cinéticas e da meia-vida, verificou-
se que a fotdlise UV-C do MET apresenta uma maior taxa de degradacdo, em
solugéao aquosa, quando comparado com o tratamento realizado para o PRO. Assim,
0S parametros cinéticos obtidos estdo de com a tendéncia anteriormente
apresentada, de que o PRO, em solucdo aquosa, se apresenta mais estavel frente a
degradacdo via fotolise UV.

No que diz respeito a fotdlise utilizando a luz solar, os resultados obtidos
mostram uma tendéncia para o PRO em sofrer fotodegradacéo, principalmente em
agua superficiais, enquanto que para o MET, os dados cinéticos mostram uma maior

resisténcia a fotolise pela luz solar.
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5. CONCLUSOES

Com base nos objetivos propostos e através da analise dos resultados

obtidos foi possivel obter as seguintes conclusoes:

O processo foto Fenton UV-A se mostrou eficiente para degradar a ATZ no efluente
estudado, obtendo valores superiores a 60% de degradacdo, em 120 minutos de

tratamento.

A remocdo da matéria organica ndo apresentou valores pronunciados, com pouca
diminuicdo do COT e da DQO. Entretanto, estes resultados ja eram esperados por

se tratar de um efluente secundario.

Durante o tratamento dos efluentes secundarios fortificados com ATZ através do
processo foto Fenton UV-A foi verificado que o conteildo aromatico do contaminante

praticamente nao sofreu alteracéo.

Através das medidas de DQO/DBOs para o processo foto Fenton UV-A verificou-se a

possibilidade da formacéo de espécies mais recalcitrantes durante o tratamento.

O estudo de toxicidade utilizando o teste tuminotox revelou uma leve diminuicdo da

toxicidade do efluente apds o tratamento utilizando o processo foto Fenton UV-A.
O processo foto Fenton UV-C se mostrou eficiente para degradar a ATZ no efluente
estudado, obtendo valores superiores a 98% de degradacdo, apds 30 minutos de

tratamento.

Para o processo foto Fenton UV-C, praticamente ndo houve remocédo da matéria,

com pouca diminui¢do do COT e da DQO.
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A fotdlise UV-C do MET apresentou uma taxa de remocao de 50 % e 98%, apds 8h
e 24 h de tratamento, respectivamente. Enquanto que, a fotdlise UV-A apresentou
uma taxa de remocdo de 23 % e 50%, apos 8h e 24 h de tratamento,

respectivamente.

A fotolise UV-C do PRO apresentou uma taxa de remocédo de 30 % e 62%, apds 8h
e 24 h de tratamento, respectivamente. Enquanto que, a fotélise UV-A ndo se

mostrou eficiente para a sua remocao de solucbes aquosas.

Um aumento da razdo DQO/DBOs apds irradiagdo por UV foi observado na fotdlise
do MET e PRO.

Em relacdo ao perfil de toxicidade, os valores da ICsp mostraram que a fotélise UV-C
do MET promove a formacédo de produtos intermediarios com maior toxicidade. Por
outro lado, a fotdlise UV-C do PRO promoveu uma reducdo na toxicidade quando

comparada ao valor inicial.

A fotolise direta para solu¢cdes aquosas de PRO, usando radiacdo UV-C e usando
radiacdo solar, apresentaram comportamentos similares, com 35% e 36% de
degradacdo respectivam, demostrando que a fotodegradacao deste farmaco pela luz
solar é significativa, principalmente em aguas superficiais. Enquanto que para a
solucdo de MET, a fotdlise UV-C € bem mais eficiente com 50%, enquanto a luz

solar obteve apenas 16%.

As constantes cinéticas temporais calculadas para a fotolise direta UV-C se
apresentaram na ordem de grandeza 10 min™ para o MET e 10 min™ para o PRO.
Este resultado mostrou que o MET é mais facilmente degradado por esta radiacéo,
em solugcédo aquosa, que o PRO.

Os valores da meia-vida indicandam que o PRO apresenta-se mais estavel, em

solucao, frente a fotdlise UV-C.

78




Conclusdes

v' As constantes cinéticas temporais calculadas para a fotolise utilizando a luz solar
apresentaram na ordem de grandeza 10™ min™ para o MET e 10 min™ para o PRO.

Este resultado mostrou que o PRO é mais facilmente degradado por esta radiagéo,
em solucao aquosa.

v' Os valores da meia-vida indicandam que o MET apresenta-se mais estavel, em
solucao, frente a fotdlise utilizando a luz solar.
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6. SUGESTOES PARA TRABALHOS FUTUROS

Estudar o efeito sinérgico ou antagdnico de microcontaminantes na toxicidade

da agua.

Estudar o processo de remocéo de outras classes de microcontamintes de

efluentes secundarios, utilizando o processo foto Fenton UV-A.

Verficar o efeito da concentracdo de Fe' e H,O, na remocdo de
microcontaminantes de efluentes secundarios, utilizando o processo foto
Fenton UV-A.

Verificar a influéncia da temperatura, do pH e da presenca de sais inorganicos

na fotolise UV-A e fotolise UV-C de farmacos em agua.
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