UNIVERSIDADE FEDERAL DE UBERLANDIA
INSTITUTO DE QUIMICA
PROGRAMA DE POS-GRADUACAO EM QUIMICA

IVO AMILDON RICARDO

INFLUENCIA DAS ESPECIES DE FERRO E MATRIZES AQUOSAS NA
DEGRADACAO DO ANTIBIOTICO CLORANFENICOL PELO PROCESSO FOTO-
FENTON: IDENTIFICACAO DOS PRODUTOS DE TRANSFORMACAO

UBERLANDIA
2017



IVO AMILDON RICARDO

INFLUENCIA DAS ESPECIES DE FERRO E MATRIZES AQUOSAS NA
DEGRADACAO DO ANTIBIOTICO CLORANFENICOL PELO PROCESSO FOTO-
FENTON: IDENTIFICACAO DOS PRODUTOS DE TRANSFORMACAO

Dissertagdao apresentada ao Programa de Pods-
Graduagao em Quimica, Mestrado Académico,
do Instituto de Quimica da Universidade Federal
de Uberlandia, atendendo ao requisito parcial
para a obtengao do titulo de Mestre em Quimica.

Area de concentracdo: Quimica Ambiental

Orientador: Prof. Dr. Alam Gustavo Trovo

UBERLANDIA
2017



Dedico este trabalho a DEUS e a minha esposa EDNA
ARGENTINA ALBERTO.



AGRADECIMENTOS

Agradeco primeiro a Deus, por ter me ajudado até aqui, pois o temor dele ¢ o principio
da sabedoria.

A minha esposa Edna Argentina Alberto, aos meus irmios Adérito José Ricardo,
Ricardo Nelito e Audéncia de Cadima Romao, aos meus sogros Narciso Alberto e Argentina
Luis Alberto e a todos familiares pelo apoio moral para a minha formagdao académica e,
especialmente a minha esposa por acreditar em mim e por ter aceito o desafio de submeter-se a
momentos de soliddo durante a minha formagao no Brasil.

Ao meu orientador Prof. Dr. Alam Gustavo Trovd, por aceitar orientar-me, pelo apoio
moral e material para a minha integragcdo no Brasil, pela oportunidade de realizagdo de estagio
de docéncia e, especialmente por tudo que me ensinou de forma didatica, pautando pela
paciéncia, dedicacao e incentivo.

A Profa. Dra. Raquel Maria Ferreira de Souza, pela nobre colaboragio na analise dos
espectros de massas e identificacdo de produtos de transformagdo formados durante a
degradacao do cloranfenicol.

Aos membros da banca de qualificacdo, os Professores Doutores Alex Domingues
Batista e Waldomiro Borges Neto, pelas valiosas contribuigdes para a melhoria da qualidade
técnico-cientifica do presente trabalho.

A todos os demais professores do Instituto de Quimica da Universidade Federal de
Uberlandia que dedicaram o seu tempo dando contribuigdo para a minha formagao académica.

Aos colegas integrantes do grupo LAQAMB: Vinicius Alexandre Borges de Paiva,
Cleiseano Emanuel da Silva Paniagua, Barbara Rezende Gongalves, Stefanie Pereira Martins,
Oswaldo Gomes Junior, Nayara de Melo Costa, Valdislaine Maria da Silva, Gizele Damaceno
Silva, Arlene Bispo dos Santos Nossol, Eduardo Oliveira Marson, Maria Gabriela Barbosa dos
Santos e Jader de Oliveira Silva, pelas valiosas sugestoes, ajuda na execugdo de experimentos
e pela agradavel convivéncia durante os dois anos da minha formagao.

Aos meus amigos Sarmento Jinior Mazivila, Ademar Domingos Méquina, Silvério
Olimpio Simidila, Evangelino Aleluia Lopes Sa, Milton Gabriel Perdomo e a todos alunos e
amigos mog¢ambicanos da Universidade Federal de Uberlandia, nomeadamente: Reginaldo
Macuveia, Baltazar Vasco Sitoe, Elisio Machicane e Fernando Matias pelo apoio moral e
material e, pela agradavel convivéncia durante os dois anos da minha formacao.

Ao Departamento Municipal de Agua e Esgoto (DEMAE), Uberlandia-MG, pelo

fornecimento das matrizes de agua superficiais: agua do Rio Uberabinha e do efluente de



estacdo de tratamento de esgoto, com as respectivas analises, utilizadas durante os
experimentos.

A Universidade Federal de Uberlandia pela estrutura e suporte fornecido e, em
especifico, ao Laboratorio Multiusuario do Instituto de Quimica pelas analises de cromatografia
liquida de alta eficiéncia com detecgdo por arranjo de diodos e ao Laboratorio de
Nanobiotecnologia do Instituto de Genética e Bioquimica, pelas andlises de Cromatografia
Liquida de Alta Eficiéncia acoplada a Espectrometria de Massas com lonizagdo por
Electrospray e Analisador Hibrido Quadrupolo-Tempo de Voo.

Ao Conselho Nacional de Desenvolvimento Cientifico e Tecnoldgico (CNPq) pela bolsa
concedida e a Fundacdo de Amparo a Pesquisa do Estado de Minas Gerais — FAPEMIG, pelo

suporte financeiro.



“O temor do Senhor é o principio da sabedoria, e o
conhecimento do Santo é entendimento”

(PROVERBIOS 9:10)



RESUMO
Neste trabalho foi avaliada a degradagio de uma solugdo 2,0 pmol L do antibidtico
cloranfenicol (CFC) pelo processo foto-Fenton em agua deionizada, dgua de rio e efluente da
estacdo de tratamento de esgoto (ETE) utilizando diferentes espécies de ferro. Os
experimentos foram feitos em reatores tipo tanque e a eficiéncia de degradagao do CFC foi
baseada no decaimento da concentracdo de CFC, determinada por cromatografia liquida de
alta eficiéncia (HPLC), assim como no consumo de H>O» e determinac¢do da toxicidade aguda
para a bactéria Vibrio fischeri. Os produtos de degradacio (PDs) em agua deionizada também
foram identificados por HPLC acoplada a espectrometria de massas de alta resolugdo.
Inicialmente, em dgua deionizada e sob radiagdo artificial, diferentes sais e complexos de ferro
(FeS04.7H20 — Fe**, Fe(NO3):.9H20 - Fe**, C¢H11FeNO7 - FeCit e K3Fe(C204)3.3H20 -
FeOx) e concentragdes (2, 8, 16 € 32 umol L) foram avaliados utilizando 44 pmol L' H,O,
em pH inicial 2,7. Na sequéncia, foi avaliada a influéncia da concentracao de H>O» (22, 44 ¢
88 umol L) utilizando 32 pmol L! de FeOx em pH 2,7. Utilizando a melhor espécie de ferro
— FeOx e concentragdes de ferro e H2Oz, 32 umol L' de FeOx e 44 umol L' de H,0», a
degradacgdo de CFC foi avaliada em diferentes valores de pH (2,7; 4,0; 5,0; 6,0; 7,0 e 8,0),
sendo obtida 100% de degradacdo de CFC em pH 2,7. Contudo, em pH inicial 6,0 foi possivel
atingir 74% de degradagdo de CFC apds 60 min. Também foi observado que em pH inicial
6,0, adigdes multiplas do ligante oxalato durante o experimento permitiram 100% de
degradagdo de CFC. Em seguida, em pH inicial 6,0, foram feitos experimentos sob radiagdo
solar e artificial, visando identificar os PDs e monitorar a evolugdo da toxicidade aguda para
a bactéria V. fischeri, assim como comparar ambas fontes de radiacdo. Um decaimento mais
rapido na degradacdo de CFC ocorreu sob radiacdo solar, o que esta relacionado ao maior
espectro fornecido pela radiagdo solar. Também foi observado que a solugdo inicial de CFC
ndo apresentou toxicidade para V. fischeri, assim como houve a formacdo de PDs de baixa
toxicidade utilizando ambas fontes de radia¢do. Analises de HPLC-MS-Q-TOF permitiram
identificar trés PDs (PD1, PD2 e PD3) majoritarios de m/z 337; 166 e 335. O PD1 oriundo da
hidroxilag¢do do anel aromatico do CFC, o PD2 de ataques de HO+ em radicais benzilicos e o
PD3, da adi¢@o do radical HO- ao radical a-carbonilo. Na sequéncia, visando a aplicagdo do
processo foto-Fenton em matrizes reais, foi avaliada a degrada¢do do CFC em daguas
superficiais: dgua de rio e efluente de ETE. Inicialmente, foi avaliada a influéncia da
concentragdo de FeOx (16, 32, 48 ¢ 64 umol L) na degradagdo de CFC em 4agua de rio em
pH inicial 5,8 (natural da 4gua de rio) na presenga de 44 umol L' de H>O,. Posteriormente,
foi avaliada a influéncia da concentragio de H>O (44, 60 e 88 pmol L) na degradagio de
CFC utilizando a melhor concentragio de FeOx - 48 pmol L'!. Melhores resultados foram
obtidos com 48 pumol L' de FeOx e 44 pmol L' de H,0». Sob tais condi¢des experimentais,
também foi observado que a reposi¢ao do ligante oxalato durante o experimento aumenta a
eficiéncia degradacdo de CFC de 90 para 100%. A influéncia da concentracdo de FeOx (48,
96, 144 e 192 pmol L) na presenca de 1500 umol L' H,O2 em pH inicial 6,0 também foi
avaliada durante a degradacdo de CFC para a matriz de efluente de ETE. A concentracdo de
CFC ficou abaixo do limite de quantificacio do equipamento (LQ < 0,42 pmol L") na presenca
de 192 umol L' de FeOx ap6s 25 min de tratamento. Em seguida, sob as melhores condigdes
experimentais obtidas para cada matriz, foram feitos experimentos sob radiacdo artificial e
solar, sendo monitorada a toxicidade para V. fischeri. Melhores resultados de degradagio de
CFC em agua de rio e efluente de ETE foram obtidos sob radiacao solar, com a geragao de um
efluente de baixa toxicidade para a bactéria V. fischeri. Esses resultados mostram a viabilidade
do processo foto-Fenton solar como alternativa para o tratamento de matrizes contendo este
tipo de poluente.
Palavras-chave: produtos de degradagdo, toxicidade, processos de oxida¢do avangada,
farmacos.



ABSTRACT

In this work the degradation of a solution 2.0 umol L™ of the antibiotic chloramphenicol (CAP)
by the photo-Fenton process in deionized water, river water and effluent from sewage treatment
plant (STP) using different iron species was evaluated. The experiments were performed in
tank-type reactors and the CAP degradation efficiency was based on the decay of the CAP
concentration determined by high performance liquid chromatography (HPLC) as well as the
H>0O; consumption and determination of the acute toxicity to the Vibrio fischeri bacteria.
Degradation products (DPs) in deionized water were also identified by HPLC coupled with high
resolution mass spectrometry. Initially, in deionized water and under artificial radiation,
different salts and iron complexes (FeSO4.7H20 — Fe?', Fe(NO3)3.9H,0 — Fe**, CsH11FeNO; -
FeCit and K3Fe(C204)3.3H20 - FeOx) and concentrations (2, 8, 16 and 32 pmol L) were
evaluated using 44 pmol L' of H,0» at initial pH 2.7. In sequence, the influence of the H20»
concentration (22, 44 and 88 pmol L!) was evaluated using 32 umol L' of FeOx at pH 2.7.
Using the best iron species — FeOx and concentrations of iron and H>O5, 32 umol L! of FeOx
and 44 umol L! of H>0,, CAP degradation was evaluated at different pH values (2.7; 4.0, 5.0,
6.0, 7.0 and 8.0), with 100% degradation of CAP at pH 2.7. However, at initial pH 6.0 it was
possible to achieve 74% CAP degradation after 60 min. It was also observed that at initial pH
6.0, multiple additions of the oxalate complexing during the experiment allow 100% CAP
degradation. Then, at initial pH 6.0, experiments were performed under solar and artificial
radiation, aiming to identify the DPs and to monitor the evolution of the acute toxicity to V.
fischeri bacteria, as well as to compare both sources of radiation. A faster decay of CAP
degradation occurred under solar radiation, which is related to the larger spectrum provided by
solar radiation. It was also observed that the initial CAP solution showed no toxicity to V.
fischeri, as well as the formation of low toxicity DPs using both sources of radiation. HPLC-
MS-Q-TOF analyzes allowed to identify three major DPs (DP1, DP2 and DP3) of m/z 337; 166
and 335. DP1 derives from the hydroxylation of the CAP aromatic ring, the DP2 from HO*
attacks on benzyl radicals and DP3 from the addition of the HOe+ radical to the a-carbonyl
radical. Following the application of the photo-Fenton process in real matrices, the CAP
degradation was evaluated in surface waters: river water and STP effluent. Initially, the
influence of the FeOx concentration (16, 32, 48 ¢ 64 pmol L) on the degradation of CAP in
river water at initial pH 5.8 (natural river water) in the presence of 44 umol L' of H>O, was
evaluated. Subsequently, the influence of H>O» concentration (44, 60 and 88 umol L) on CAP
degradation was evaluated using the best concentration of FeOx - 48 umol L. Better results
were obtained with 48 umol L' of FeOx and 44 umol L' of H>O,. Under such experimental
conditions, it was also observed that the replacement of the oxalate complexing during the
experiment increases the efficiency of CAP degradation from 90 to 100%. The influence of the
concentration of FeOx (48, 96, 144 and 192 umol L) in the presence of 1500 pmol L! of H,0,
at initial pH 6.0 during the CAP degradation to the STP effluent matrix, was also evaluated.
The concentration of CAP was below the limit of quantification of the equipment (QL < 0.42
umol L) in the presence of 192 umol L' of FeOx after 25 min of treatment. Then, under the
best experimental conditions obtained for each matrix, experiments were performed under
artificial and solar radiation, and toxicity to V. fischeri was monitored. Better results of CAP
degradation in river water and STP effluent were obtained under solar radiation, with the
generation of a low toxicity effluent for V. fischeri bacteria. These results show the viability of
the solar photo-Fenton process as an alternative for the treatment of matrices containing this
type of pollutant.

Keywords: degradation products, toxicity, advanced oxidation processes, pharmaceuticals.
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1. INTRODUCAO

A presenga de produtos farmacéuticos em diferentes matrizes aquosas, em especifico os
antibidticos, foi documentada e relatada como um problema ambiental emergente (HU et al.,
2014; XU et al.,, 2015). A principal fonte de entrada continua destes produtos para os
compartimentos aquaticos sao as estagdes de tratamento de esgoto (ETE) municipal, que sao
ineficazes para a remocdo deste tipo de poluentes (GROS, RODRIGUEZ-MOZAZ e
BARCELO, 2013; MICHAEL et al., 2013).

Os compostos farmacéuticos foram detectados em diferentes matrizes de aguas
superficiais como consequéncia de sua remog¢do incompleta durante os tratamentos
convencionais aplicados nas ETE. Entre eles, foi dada especial atencdo a presenca de
antibioticos devido ao conhecimento de alguns efeitos deletérios (XU et al., 2015).

Tem sido considerado que a presenca destes compostos pode prejudicar os ambientes
aquaticos, sendo, portanto, imperativo avaliar e propor alternativas efetivas de tratamento para
matrizes aquosas contendo esse tipo de poluente (LAI et al.,, 2009; INAM et al., 2015;
SANCHEZ-FORTUN et al., 2009).

Como consequéncia das limitagdes das ETE convencionais na remog¢ao de compostos
antibioticos, varios esfor¢os estdo sendo feitos para descobrir formas de melhorar o tratamento
de 4aguas residuais, tais como os processos de oxidacdo avancada (POA), resultantes da
formacao de radicais hidroxila altamente reativos (HO¢).

Alguns processos de oxidacao avangada (POA) foram utilizados como alternativas para
a degradagdo de cloranfenicol (CFC), como UV/H>O> (ZUORRO et al., 2014), ozonizagao
J OVIC etal., 2013), fotocatalise heterogénea (CZECH e RUBINOWSKA, 2013; DENG et al.,
2017; ZHANG et al., 2010), Fenton (GIRI e GOLDER, 2014; GIRI ¢ GOLDER, 2015),
photoelectro solar-Fenton (GARCIA-SEGURA, CAVALCANTI e BRILLAS, 2014) e foto-
Fenton (GIRI e GOLDER, 2014; GIRI e GOLDER, 2015; TROVO et al., 2013).

Embora alguns estudos tenham relatado a degradagdao do CFC pelas reagdes de Fenton
e foto-Fenton (GIRI e GOLDER, 2014; GIRI e GOLDER, 2015; TROVOetal., 2013), nenhum
estudo avaliando a degradag¢dao do CFC por processo foto-Fenton usando diferentes espécies de
ferro (sais e complexos) foi publicado, nem mesmo avaliando o tratamento em condigdes
proximas da neutralidade ou monitoramento dos produtos de degradag¢do (PDs) e toxicidade
formados sob radiacao artificial e solar.

O objetivo deste trabalho foi avaliar a degradacdo do CFC comparando os processos

foto-Fenton classico e modificado. Depois de identificar a concentragdo e o ion de ferro mais
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adequado nas reagdes em pH inicial de 2,7 e a concentragdo de H>0», foi também avaliado o
papel dos ions oxalato e o pH inicial mais apropriado. Apds a definicdo das melhores condi¢des
para promover a degradacao do CFC, os experimentos foram feitos usando radiacao artificial e
solar. Nestas condi¢des, foram identificados os principais PDs em 4dgua deionizada e monitorou-
se a evolucdo da toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri.
Além disso, este trabalho apresenta uma série de avangos importantes, tais como:
» Degrada¢ao do CFC em duas matrizes reais ¢ de composi¢ao complexa — agua de rio ¢
efluentes terciarios;
» Avaliacdo dos parametros operacionais ¢ determinagdo das melhores condigdes para
degradar o CFC em valores de pH préximo da neutralidade;
» Compara¢do do uso de luz negra e irradiacdo solar como fontes de radiacdo no
tratamento foto-Fenton;
» Avalia¢do da viabilidade do processo pela determinagdo da toxicidade aguda para a
bactéria Vibrio fischeri durante a degradagao foto-Fenton do CFC sob radiagao artificial

e radiagao solar.

A presente dissertagdo estd dividida em seis capitulos. O primeiro capitulo, a Introdugdo,
apresenta uma breve descricdo da problematica da presenca de contaminantes de interesse
emergente, especificamente os antibioticos em matrizes aquosas, 0 Seu perigo para 0 meio
ambiente e algumas alternativas para o tratamento de matrizes contendo este tipo de poluentes.

No segundo capitulo, Revisdo bibliografica, estdo apresentadas as revisdes
bibliograficas de trabalhos de literatura sobre os potenciais riscos associados a contaminagao
da 4gua por contaminantes de interesse emergente e alternativas de tratamento por diferentes
processos de oxidacdo avancada.

O terceiro capitulo, Objetivos, apresenta o objetivo geral e os objetivos especificos do
trabalho.

O quarto capitulo, Materiais ¢ métodos, apresenta a metodologia e a descri¢do dos
reagentes e dos equipamentos utilizados para os experimentos de fotodegradacdo, analises
quimicas e bioensaios.

O quinto capitulo, Resultados e discussao, apresenta a anélise e discussdo detalhada dos
resultados obtidos e as potencialidades do uso do processo foto-Fenton modificado para o
tratamentos de matrizes aquosas contendo o cloranfenicol. Neste capitulo, estdo apresentadas
as figuras referentes aos graficos sobre a degradagdo do composto-alvo.

O sexto capitulo, apresenta a sintese das principais conclusdes conforme os objetivos do

projeto de pesquisa.
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No final da dissertacdo, estdo apresentadas as referéncias bibliograficas que serviram

como suporte para a produgdo deste trabalho.
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2. Revisao bibliografica

2.1. Disponibilidade da agua no Planeta Terra

A quantidade de agua disponivel tanto para a vida como para as atividades economicas
da humanidade ¢ uma das questdes mais preocupantes da atualidade. Embora a superficie
terrestre seja constituida por 70% de agua, com um volume estimado de cerca de 1,5 milhdes
de km®, cerca de 97,5% dessa 4gua ¢ salgada e impropria na forma como encontrada para o
abastecimento doméstico. Uma alternativa € o processo de dessalinizagdo, o qual ¢ demasiado
oneroso para suprir as necessidades de grandes populacdes (ERNESTO e BARROS, 2009;
Agéncia Nacional de Aguas, 2013).

Dos restantes 2,5% que correspondem a agua doce, grande parte estd presente no
estado so6lido nos glaciares polares ou entdo em estado liquido, mas em lengdis freaticos e
pantanos. Assim, a porcentagem de agua doce de facil acesso, situada em lagos e rios, varia de

0,3 a0,5% - Tabela 1 (Ernesto e Barros, 2009).

Tabela 1: Distribuicdo de 4gua no Planeta Terra

Reservatorio Volume (km®)  Percentagem

Oceanos 1.320.000.000 97,24
Geleiras e colotas polares 29.200.000 2,14
Aguas subterraneas 8.300.000 0,6
Lagos 125.000 0,01

Mares 104.000 0,008

Solos 67.000 0,005
Atmosfera 13.000 0,001

Rios 1.200 0,0001
Total 1.357.810.200 100

Fonte: GRASSI, 2001.

A escassez ¢ a crescente contaminagdo de agua ¢ bastante preocupante sendo previsto
que num futuro ndo muito longinquo podera constituir a principal causa de conflitos entre as
nacdes. Segundo a Organizacdo Mundial de Satide (OMS), cerca de 10 milhdes de pessoas
morrem anualmente de doencas transmitidas pela agua. As perspectivas para este século

indicam um cenario de escassez de agua até o ano 2050.
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Tabela 2: Perspectivas de suficiéncia de agua no periodo entre os anos 1999 e 2050.

Previsoes 1999 2050
Populagdo mundial 6,0 bilhoes 9,4 bilhoes
Suficiéncia 92% 58%
Insuficiéncia 5% 24%

Escassez 3% 18%

Fonte: Ernesto; Barros, (2009).

O crescimento da economia global associado ao aumento populacional aumentou a
demanda por dgua e, consequentemente, a geracdo de efluentes doméstico e industrial, alguns

com caracteristicas recalcitrantes (SHUKLA et al., 2010).

2.1.1. Métodos convencionais de tratamento de agua e suas restricoes

A 4gua ¢ necessdria para o desenvolvimento econdmico, social e politico de um pais.
Entretanto, parte da populag¢do ndo se preocupa com o manejo correto de residuos € com o uso
racional de dgua, desperdigando este recurso (BOTERO, 2009).

Devido ao ciclo hidrologico, a agua ¢ renovavel. Contudo, ao ser demasiadamente
contaminada em seus mananciais, esta passa por um processo de potabilidade, que muitas vezes
pode requerer um alto investimento. De modo geral, o tratamento de 4gua ocorre pela remogao
de particulas suspensas e coloidais, matéria organica, microrganismos € outras substancias
possivelmente deletérias a saude humana (BOTERO, 2009). No Brasil, o tratamento de
efluentes ¢ regido pela Resolugio do CONAMA N° 430 (MINISTERIO DO MEIO
AMBIENTE, 2011).

O tratamento biologico € o método convencionail mais aplicado nas ETE. Todavia,
este processo convencional ¢ ineficiente para a remog¢do completa de residuos de farmacos
(GRACIA-LOR et al., 2012; MICHAEL et al., 2013).

Assim, a auséncia de métodos eficientes e adequados para o tratamento de
contaminantes recalcitrantes torna fundamental a aplicagdo de novos tratamentos de efluentes,
na perspectiva de eliminar os contaminantes persistentes e/ou baixar significativamente os seus

teores (REGITANO e LEAL, 2010).

2.2. Contaminantes de interesse emergente

A maioria dos compostos recalcitrantes estdo entre os chamados "contaminantes de

interesse emergente" (CE). O termo CE ¢ usado para se referir a compostos anteriormente nao
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detectados em matrizes aquosas. Com o avango das técnicas analiticas, como ¢ o caso da
cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada a espectrometria de massas, estes compostos
passaram a ser avaliados em estudos de monitoramento ambiental (STUART et al., 2012;
BRIENZA et al., 2016).

Compostos farmacéuticos e substancias psicoativas, como ¢ o caso das seguintes
classes terapéuticas: antivirais, antibacterianos, anticancer, psicotropicos, analgésicos,
antipiréticos, bronco-dilatadores e fitoterapicos tém sido determinados em esgotos domésticos
na Asia, Europa, Estados Unidos da América e Brasil (AZUMA et al., 2016; GATIDOU et al.,
2016; MACHADO et al., 2016).

Além disso, devido a ampla utilizacdo de antibidticos na piscicultura e aquicultura,
residuos destes compostos tém sido detectados e determinados em area de mangue em Gaoqiao,
na China. Dentre os 15 antibioticos-alvo monitorados, 13 foram determinados em amostras de
4gua com concentragdes variando entre 0,20 e 17,5 ng L! para sulfonamidas, 7,11 ¢ 55,9 ng L
I para fluoroquinolonas, 32,9 e 198 ng L' para tetraciclinas, e 0,15 e 34,8 ng L para
cloranfenicois (LI et al., 2016).

De maneira geral, a principal fonte de entrada de produtos farmacéuticos em aguas
superficiais sdo as ETE, uma vez que nao sdo planejadas para remover este tipo de poluente
(Tabela 3). No entanto, ha outras fontes como: langamento de residuos de farmacos por
industrias farmacéuticas, eliminagdo de medicamentos vencidos ou nao consumidos e o uso de

fezes de animais bovinos como adubo para o solo (POPPLE et al., 2016).
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Tabela 3: Concentragdes e percentagens de remoc¢ao dos antibioticos sulfametoxazol (SMX),
trimetoprima (TMP), CFC, eritromicina (ERI), naproxeno (NPX), benzafibrato (BZF) e
ampicilina (AMP) em trés ETE do sul da India.

Concentrag¢io (ng L)

S
% ETE1 ETE2 ETE3
E Entrada  Saida %  Entrada Saida % Entrada Saida %
SMX 74 92 -ve 125 337 -ve 12 14 -ve
T™P 43 132 -ve 30 6 78 1 1 0
ERI 24 8 65 28 37 -ve 15 24 -ve
CFC 96 64 33 8 3 63 1 1 0
NPX 10 148 -ve 61 47 22 14 16 -ve
BZF n.d n.d -ve 1 n.d 100 n.d n.d -ve
AMP 3 n.d 100 n.d n.d -ve n.d n.d -ve

%: percentagem de remogao

n.d: ndo detectavel

-ve: valores de saida excedem os valores de entrada
Fonte: PRABHASANKAR et al., 2016).

Embora estes compostos tenham sido determinados em aguas superficiais em niveis
de concentragdes da ordem de ng a ug L', devido a sua bioacumulagio e exposi¢io cronica,
pode desencadear alguns efeitos deletérios (ANVISA, 2012).

Além disso, a presenga de antibidticos em agua potavel pode causar os genes de
resisténcia a antibidticos, os quais anulam a agdo curativa do antibiotico apds a sua
administracao pelo paciente durante os tratamentos médicos (XU et al., 2015; LI et al., 2016a).

Os genes resistentes a antibioticos foram detectados em corpos d'agua naturais e dgua
potavel JIANG et al., 2013; XU et al., 2015), solo (SU et al., 2014) e at¢ mesmo em sedimentos
do oceano (CHEN et al., 2013; EDELSBERG et al., 2014, MAYANSKIY et al., 2014).

Um dos principais motores para a disseminacdo da resisténcia aos antibidticos € o
suposto uso de antibidticos, que, entre os anos de 2000 e 2010, aumentou em 36%, com
contribui¢cdes importantes de Brasil, Russia, fndia, China e Africa do Sul (VAN BOECKEL et
al., 2014).

Uma fracao importante dos antibidticos ¢ descarregada no esgoto, em conjunto com a
bactéria de origem humana e animal (MICHAEL et al., 2013; RIZZO et al., 2013).

Importa salientar também que a 4gua ¢ um dos habitats mais importantes e vias de

propagacdo de bactérias, desempenhando um papel na disseminagdo da resisténcia aos
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antibidticos entre o ambiente e os seres humanos e animais (VAZ-MOREIRA, NUNES e
MANAIA, 2014).

Em consequéncia do alto consumo, da baixa biodegradabilidade, dos efeitos toxicos e
da contribuicao ao fendmeno de resisténcia bacteriana, os antibioticos tém contribuido para
atrair a atencdo da comunidade cientifica para estudos sobre o monitoramento e tratamento de
dguas superficiais contendo estes compostos (KUMMERER, 2009a; KUMMERER, 2009b;
REGITANO e LEAL, 2010).

2.3. Conceito de antibiotico

Os antibidticos possuem efeito bactericida e bacteriostatico, sendo, por isso, utilizados
para tratar infeccoes bacterianas. Em baixas doses, estes compostos sdo capazes de inibir os
processos vitais das bactérias. Adicionalmente, cada antibidtico esta associado a um espectro
particular de atividade, o qual descreve o numero de diferentes espécies de microrganismos que
sdo sensiveis ao mesmo. Os antibidticos de amplo espectro sdo aqueles ativos contra muitas
espécies de bactérias enquanto os de baixo espectro sao ativos para poucas espécies de bactérias

(KESTER e ROTHSTEIN, 2008).

Acidentalmente, em 1928, Alexander Fleming observou que o crescimento de
bactérias Staphylococcus aureus era inibido na area ao redor de um fungo do género
Penicillinium que havia contaminado a placa de Petri. Aparentemente, o fungo inibiu e matou
as bactérias ao redor de sua colonia e os estudos deste fendmeno mostraram que o fungo
produzia uma substancia contra estafilococos. Paralelamente, reagdes inibitdrias similares entre
colonias em meio s6lido sdo comumente observadas em microbiologia e sdo chamadas de
antibiose, 0 que originou o nome o nome “‘antibioticos” (GONCALVES, 2016).

Os antibidticos de distintas classes atuam em diferentes alvos através de mecanismos
especificos: os B-lactamicos levam a autdlise, interferindo na biossintese da parede celular; os
aminoglicosideos causam ma tradugao, isto ¢, unem-se a unidade 30S do ribossoma provocando
una alineagdo e reconhecimento anormal pelo RNA, inibindo assim a sintese de proteinas; as
tetraciclinas inibem a sintese proteica através da perturbacdo da ligagdo de aminoacil-RNAt
com o complexo ribossoma-RNAm e, as fluoroquinolonas inibem a replicacio do DNA por
ligagdo com DNA girase e topoisomerase (FREITAG et al., 2014).

Dados de vendas de farmécias e uso em hospitais revelaram que entre 2000 e 2010 o
consumo de antibidticos aumentou 36%. Brasil, Russia, fndia, China e Africa do Sul foram

responsaveis por 76% desse aumento. Na maioria dos paises, o consumo de antibidticos variou
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significativamente com a estagdo do ano. Dentre eles, houve um aumento expressivo no

consumo de carbapenémicos (45%) e polimixinas (13%) (VAN BOECKEL et al., 2014).

2.3.1. Cloranfenicol

O cloranfenicol — CFC (Figura 1) € um antibidtico de amplo espectro bacteriano, sendo
ativo contra muitas espécies de bactérias através da inibicdo da sintese proteica da bactéria,
tendo assim, a¢do bacteriostatica. O CFC foi isolado pela primeira vez do microorganismo
Streptomyces venezuela e faz parte dos varios antibidticos que foram descobertos entre os anos
1940-1960 através de triagens de produtos naturais microbianos, sendo a maioria deles eficazes
para o tratamento de bactérias Gram positivas (DURANTE-MANGONI et al., 2009;
GUIMARAES, DA SILVA MOMESSO e PUPO, 2010).

Figura 1: Férmula estrutural do CFC (C11H12CbN2Os = 323 g mol™).

©
(0) OH
©
N
/
(0) NH Cl
OH O Cl

Fonte: Autor, 2017.

O CFC é um dos CE detectados em aguas de rios na Africa (Tabela 4) e em residuos
sanitarios de efluentes de entrada e saida de ETE na Asia (Tabela 3) ( KIMOSOP et al., 2016;
PRABHASANKAR et al., 2016). Além disso, o CFC tem sido determinado em concentragdes
na ordem de 21,2 a 27,0 ug L' em ETE municipais e de 0,6 a 11,2 pg L' no Rio Nanming, na
China (Tabela 4) (LIU et al., 2009).
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Tabela 4: Concentragdes dos antibioticos amoxicilina (AMX), AMP, ciprofloxacina (CIP),
CFC e SMX em amostras de agua de rio e esgoto na China e, dentro da bacia do Lago Victéria
no Quénia.

Concentracio (ng L)

Rio Esgoto Rio Guiyang
Antibidtico  Rio Kisat Rio Auji
Sosiani (China) (China)
(Quénia) (Quénia)
(Quénia)
AMX n.d. 0,05+ 0,01 n.d. - ---
AMP 0,13+£0,07 0,29+0,02 0,09 +0,07 --- -
CIP n.d. 0,05+0,02 0,1+0,04 - -—-
CFC 0,05+0,02 0,06+0,02 0,05=+0,02 21,0-27,0 0,6-11,2
SMX n.d. n.d. n.d. - -

n.d.: ndo detectavel
Fonte: LIU et al., 2009; KIMOSOP et al., 2016.

LIU e colaboradores (2009) explicam que presenga de antibidticos no esgoto municipal
¢ resultado de medicamentos e alimentos ingeridos por seres humanos, ¢ em aguas do rio,
provenientes de terras agricolas, criagdo de peixes e residuos animais no campo (LIU et al.,
2009).

Embora o presente trabalho incida sobre micropoluentes em matrizes aquosas, importa
salientar que os residuos de CFC ja foram encontrados em amostras de leite pasteurizado em
diversas regides do Brasil, em maior quantidade no Estado do Parana. Um dos resultados deste
estudo mostra que das 79 amostras analisadas, 15 foram positivas a 4 antimicrobianos incluindo
o CFC e do total de amostras positivas, 40% estavam contaminadas por CFC (VIEIRA et al.,
2012). Entretanto, este resultado revela ndo s6 a contaminacao do leite por CFC, mas também
o uso ilegal do CFC, ja que a fabricacdo, o uso e a comercializacdo do CFC em formulagdes
farmacéuticas de uso veterinario para animais cujos produtos sejam destinados a alimentagao
humana foi proibida desde 1998 e, o seu uso em todos os animais produtores de alimento foi
proibido desde 2003 (ANVISA, 2009). Desta forma, pessoas que tenham o héabito de consumir
leite podem estar ingerindo constantemente residuos de antibidticos, incluindo o CFC, uma vez
que o processo de pasteurizagdo ndo degrada o CFC, permanecendo nos seus derivados. A
quantificagdo de residuos de CFC ¢ de extrema importancia para o monitoramento do nivel de
contamina¢do na alimentag¢do, definindo, assim, o risco de exposi¢cao dos consumidores

(VIEIRA et al., 2012).
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Portanto, estd evidente que a exposi¢ao dos consumidores a contaminagao por residuos
de CFC nio se limita apenas ao consumo de 4gua, mas também ao consumo de alimentos como
a carne, leite e ovos (VIEIRA et al., 2012).

Vale ressaltar que a presenga de CFC em aguas de rio e de esgoto pode prejudicar os
ambientes aquaticos (LAI et al., 2009; SANCHEZ-FORTUN et al., 2009; INAM et al., 2015),
sendo, portanto, imperativo avaliar e propor alternativas efetivas de tratamento para matrizes

aquosas contendo este tipo de poluente.

2.4. Processos de Oxidacdo Avancada (POA)

Os POA sdo tecnologias baseadas na geracdo do radical hidroxila (HO") (Eq. 1) para a
oxidacdo dos poluentes, o qual possui um elevado potencial padrao de redugdo (+2,80 V) (Eq.
2) superior ao das demais espécies oxidantes (Tabela 5), podendo levar & mineralizacao (Eq. 1)
de uma ampla faixa de espécies organicas em efluentes, dependendo das condi¢des operacionais

(RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ e WAN DAUD, 2015).

HO’ + Substancia organica — H>O + Produtos de degradacdo — CO; + H>O (1)
HO* + e + H" — H,0O E'=+2,80V (2)

Tabela 5: Potencial padrdo de reducdo de alguns oxidantes.

Agente Oxidante E° (V)
Fluor (F») 3,03
Radical hidroxila (HO®) 2,80
Oxigénio Atomico 2,42
Oz6nio (0O3) 2,07
Peroxido de hidrogénio (H20:) 1,77
Radical hidroperoxila (HO>*) 1,70
Permanganato de potassio (KMnOy) 1,67
Dioxido de cloro (ClO2) 1,50
Acido hipocloroso (HCIO) 1,49
Cloro (Clr) 1,36
Oxigénio (0O2) 1,26
Bromo (Br») 1,09

Fonte: BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, (2014).
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A produgdo do radical hidroxila pode ocorrer pela combinacdo da irradiagdo
ultravioleta (UV) ou visivel (Vis) com agentes oxidantes fortes como 0zonio (O3) e peroxido
de hidrogénio (H20,), na presenga de catalisadores como semicondutores ou ions metalicos
bem como por diferentes possibilidades de combinagdes provenientes da radiagdo e desses
agentes oxidantes (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ ¢e WAN DAUD, 2015; ARAUJO et al.,
2016).

Os radicais hidroxila formados podem atuar sob diferentes mecanismos, como adi¢ado
eletrofilica, abstragdo de atomo de hidrogénio, substitui¢ao no anel, produzindo compostos

oxidados (NOGUEIRA et al., 2007).

a)  Abstracdo de a&tomos de hidrogénio

Os radicais hidroxila formados sdo capazes de oxidar compostos organicos por
abstra¢do de hidrogénio, gerando radicais organicos (Eq. 3). Posteriormente, ocorre a adi¢ao de
oxigénio molecular formando radicais peroxil (Eq. 4), intermediarios que iniciam reagdes
térmicas em cadeia levando a degradacdo até CO», dgua e sais inorganicos. A reagdo por

abstrag¢do de hidrogénio ocorre geralmente com hidrocarbonetos alifaticos.

RH + HO" — R + H,0 3)
R+ O, — RO’ 4)

b)  Adigdo eletrofilica
A adig¢do eletrofilica de radical hidroxila a compostos organicos que contém ligagdes n
(Eq. 5)resulta na formagdo de radicais organicos, a qual ocorre geralmente com

hidrocarbonetos insaturados ou aromaticos.
R R R R
>=< + OHe —» >——<— OH
R R R R )

c) Transferéncia eletronica
As reacdes de transferéncia eletronica (Eq. 6) ocorrem quando a adigdo eletrofilica e

abstracao de hidrogénio sdo desfavorecidas, como no caso de hidrocarbonetos clorados.
HO' + RX — RX"" + OH (6)

Os POA podem ser utilizados como pré ou pos-tratamento aos processos bioldgicos.

A aplicagdo como pré-tratamento contribui para aumentar a biodegradabilidade dos compostos
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recalcitrantes, enquanto sua aplicagdo como pds-tratamento visa a degradagdo dos compostos
ndo removidos pelos processos convencionais. A combinacdo de tais processos permite suprir
deficiéncias apresentadas pela aplicagdo dos processos isoladamente (SARKAR et al., 2014;
LUTTERBECK et al., 2015).

Os POA sao classificados em sistemas homogéneos ou heterogéneos e podem ocorrer

na presenga ou auséncia da radiagdo (Tabela 6).

Tabela 6: Classificagdo dos POA.

Geracio do radical Tipo de processo
HO- Homogéneo Heterogéneo
Fenton: Fe?*/H,0» O3/OH
Fenton like: Fe*"/H,0; 03/H,0;
Sem irradiagio Sono—Fenton: Fe**/H,0,/US Fe?'/H,0,/Fe**/m™-sélido
Eletro-Fenton Fe’/H,0;
Sono-eletro-Fenton
foto-Fenton: Fe**/H,0,/UV 03/UV
Com irradiagdo foto-eletro-Fenton 03/H,0,/UV
sono-foto-Fenton Ti02/ZnO/CdS/UV

Fonte: BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, (2014).

Um dos inconvenientes na aplicagdo dos POA que permitem o uso da radiacao (Tabela
6) para gerar os radicais hidroxila sdo os custos energéticos devido ao consumo de energia pelas
lampadas UV. Por isso, os processos foto-Fenton e fotocatélise heterogénea tém sido apontados
como alternativas de tratamento de efluentes devido a possibilidade de utilizar energia solar
como fonte de radiacao.

A escolha do processo foto-Fenton em relacdo a fotocatalise heterogéna deve-se ao
fato de ser um processo homogéneo, no qual as concentragdes de ferro a serem avaliadas serdao
abaixo do valor legislado (15 mg L"), nio sendo necessario sua remogio do efluente, como é o
caso do TiO,. Além disso, melhores resultados de degradacdo e mineralizagdo de compostos
tém sido obtidos pelo processo foto-Fenton. Quici e colaboradores (2005) obtiveram 95% de
mineralizacdo do acido oxalico ap6s 160 minutos do processo foto-Fenton enquanto 230
minutos foram necessarios para a fotocatdlise heterogénea. Comportamento semelhante foi
observado durante a mineralizagdo de SMX pelo processo foto-Fenton e fotocatélise
heterogénea, algando 80% e 40%, respectivamente, apdés 60 minutos de tratamento (AHMED

etal., 2014).
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2.4.1. Processos Fenton e foto-Fenton

Em 1894, H.J.H. Fenton observou que o ion Fe?" promoveu a oxida¢dio de 4cido
tartarico na presenga de H>O». Seus trabalhos posteriores mostraram que a combinagdo entre
ferro (I) e H2O» ¢ um eficiente processo para oxidagdo de compostos organicos (FENTON,
1894).

Haber e Weiss (1934) propuseram que a degradagao dos compostos ocorre pela agao
dos radicais hidroxila resultantes da decomposi¢io do H»O; catalisada por Fe?*. Vale ressaltar
que o mecanismo da reacdo de decomposicdo do H>O na presenca de ions Fe?* foi desvendado
na década de 1940, por Merz e Waters (HABER e WEISS, 1934; BRITO e SILVA, 2012).

Assim, o processo Fenton consiste na geragdo de radicais hidroxila pela decomposi¢do
catalitica de H,O» na presenca de fons Fe?" em meio 4cido (Eq. 7) (FENTON, 1894; FENTON,
1899; MACHULEK JR. et al., 2012).

Fe?' + H,0, — Fe** + O + HO' k=76 M5! (7)

As principais etapas do mecanismo de reacao Fenton sdo:

>  Reacdo de Fe** e H,0 (Eq. 7)

>  Regeneracido do Fe*" pelo H,0z (Eq. 8-11) (HOMEM e SANTOS, 2011; BRITO
e SILVA, 2012)

Fe*" + Hy02 — Fe(HO,)> + H' (8)
Fe(HO»)?" — Fe?" + HOY' 9)
FeOH?" + H,0, — Fe(OH)(HO,)" + H* (10)
Fe(OH)(HO,)" — Fe?* + HO,' + OH (11)

A velocidade da reagdo de Fe** e H2O; (Eq. 7) é rapida, mas de Fe** e H2O, (Eq. 8 a
11) é lenta, ou seja, a regeneragio de Fe** pelo H2Os. Assim, no processo Fenton ha duas etapas,
uma inicial que € rapida e outra lenta. Contudo, uma maneira de acelerar o processo ¢ combinar
com a irradiacdo — Eq. 12 (NOGUEIRA et al., 2007; MELO et al., 2009; MACHULEK JR. et
al., 2012).

Quando complexos de Fe(III) sao irradiados (Eq. 12), ocorre a promogao de um elétron
de um orbital centrado no ligante para um orbital centrado no metal, chamado de transferéncia
de carga ligante- metal que implica na redug¢do de Fe(Ill) a Fe(Il) e oxidacdo do ligante,
formando radical hidroxila (BRITO e SILVA, 2012).

Fe(OH)*" + hv — Fe*" + HO' (12)
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Assim, a radiacdo UV-Vis combinada com a reagdo de Fenton é conhecida como
processo foto-Fenton. O efeito da combinacao da irradiagdo com o processo Fenton foi avaliada
por Pignatello (1992), durante a degradagao do herbicida acido 2,4-diclorofenoxiacético (2,4-
D), sendo observado um aumento na velocidade de degradacdo quando comparado ao processo

Fenton (PIGNATELLO, 1992).

2.4.1.1. Pardmetros operacionais do processo foto-Fenton

A eficiéncia do processo Fenton depende de alguns parametros operacionais: pH,
concentragdes de H>O, Fe?" e do contaminante, temperatura, composi¢io da matriz (presenca
de anions — carbonato/bicarbonato, fosfato, cloreto, sulfato, etc), fonte de radiagao e espécie de
ferro (SOUZA et al., 2010; BRITO e SILVA, 2012; TROVO et al., 2013).

A absor¢do dos aquo-complexos de ferro pode se estender até a regido do visivel,
dependendo do pH, visto que influencia a formacao de espécies hidroxiladas, as quais
apresentam maior absor¢io no visivel. A espécie Fe(OH)?" apresenta maximo de absorbancia
em comprimento de onda de 300 nm estendendo-se até aproximadamente 400 nm, o que permite
o uso da irradiacdo solar (NOGUEIRA et al., 2007; BRITO e SILVA, 2012).

Ainda sobre o valor do pH, esta bem definido que a faixa 6tima para as reagdes de
Fenton est4 entre 2,5 e 3,0. A precipitacdo de Fe(Ill) em hidroxidos insoliiveis ocorre em pH
acima de 3,0, diminuindo drasticamente a sua interagdo com o H>O» e, consequentemente, hé
baixa produ¢do de radicais hidroxila. Por outro lado, em valores de pH abaixo de 2,5, a
velocidade de degradagdo também diminui apesar de as espécies de ferro permanecerem
soluveis, pois os ions H' em altas concentragdes podem sequestrar radicais hidroxila
(MACHULEK JR. et al., 2012).

Para superar a limitagdo com relacdo ao pH, algumas estratégias tém sido estudadas
como a imobilizagdo de ferro em membranas, bem como a utilizagdo de complexos de ferro
visando sua estabilizagdo até valores de pH proximos a neutralidade (BRITO e SILVA, 2012).

A utilizacdo do processo Fenton ou foto- Fenton heterogéneo com o ferro imobilizado
em membranas ou outros suportes torna possivel a reacao de Fenton em uma ampla faixa de
pH, dispensando procedimentos de remogao de ferro, necessarios na maioria das situacdes para
atender ao limite de 15 mg L ! deste metal imposto pela legislacio brasileira para o descarte de
efluentes tratados, além da possibilidade de reuso do ferro (BRITO e SILVA, 2012).

Os complexos organicos de ferro, tais como oxalato, malonato e citrato, também tém

sido empregados na degradacdo de contaminantes em reagdes foto-Fenton, devido a
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estabilizagdo do ferro em uma faixa mais ampla de pH, o que nao acontece quando a degradacao
for aplicada na auséncia de complexos. Além disso, os complexos de ferro contribuem para o
aumento da eficiéncia de absor¢ao da luz, uma vez que estes estendem a banda de absorc¢ao
para a regido do visivel (MACHULEK JR. et al., 2012).

Os ions férricos formam complexos estaveis e fortes com o acido oxalico (Eq. 13) e/ou
com o acido citrico (Eq. 14), evitando as interagcdes indesejadas com outras espécies organicas
e inorganicas e, felizmente, proporcionam uma via mais rapida para a regeneragdo do ion

ferroso na presenca de radiacao UV-Visivel (SOARES et al., 2015).

Fe*'(Oxa) + hv — Fe?" + «Oxa (13)
Fe3*(Cit) + hv — Fe?* + «Cit (14)

O complexo mais estavel entre o ferro e oxalato ¢ formado pela ligagao de trés ions de
oxalato com um ion férrico, o que corresponde a uma razao estequiométrica molar ferro/oxalato
de 1:3. Para proporgdes molares inferiores, o oxalato disponivel ¢ insuficiente para formar o
complexo, diminuindo o rendimento quantico para a produ¢do de ions ferrosos
(MONTEAGUDO et al., 2010). Por outro lado, um excesso de oxalato ndao pode complexar
totalmente com ions férricos em solucdo e, o oxalato pode agir como uma fonte de carbono
organico adicional, competindo por radicais hidroxila com o poluente alvo, diminuindo, em
seguida, a velocidade de reacao (SOARES et al., 2015).

Embora o efeito de Fe(Ill) para a razdo molar de citrato na fotodegradacdo de
diferentes compostos organicos tenha sido discutida por diversos autores, a melhor razdo molar
ferro/citrato parece estar longe de um consenso. Contudo, a propor¢ao de 1:1 para a liga¢do de
Fe(IlI) e citrato € reconhecida para a formacdo de complexos mononucleares (SERAGHNI et
al., 2012).

De acordo com Soares e colaboradores (2015), os complexos ferricarboxilato
mostram-se eficientes em processos foto-Fenton pelo fato de i) apresentarem rendimentos
quanticos mais elevados do que os complexos de ions férrico-agua; ii) serem
fotodescarboxilados sob radiacao visivel; iii) serem mais estaveis e fortes do que os complexos
férricos ferro-sulfatos, ferro-cloreto ou ferro-ligante organico; iv) serem mais soltiiveis do que
os complexos ions férrico-dgua, o que permite trabalhar a valores de pH neutros, aumentando
a aplicabilidade deste processo a uma escala industrial, uma vez que os custos € inconvenientes

de acidificagdo e a subsequente neutralizagdo sao eliminados (SOARES et al., 2015).
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Além disso, estes complexos (ferricarboxilato) podem aproveitar uma maior fragao do
espectro da radiagdo solar, at¢ 580 nm (PRATO-GARCIA, VASQUEZ-MEDRANO e
HERNANDEZ-ESPARZA, 2009).

Doses excessivas de ferro provocam uma série de dificuldades, contribuindo para a
eliminagdo de radicais HO® (Eq. 15), além disso, os produtos da reagdo representada na Eq. 15
absorvem a luz UV, causando uma diminui¢do na absor¢do da intensidade da irradiagao UV
necessaria para o processo de degradacao (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ ¢ WAN DAUD,
2015).

Fe’" + HO' — Fe** + OH" (15)

Em relagdo a concentragdo de H>O», ¢ importante avaliar sua concentragdo, uma vez
que a eficiéncia do processo aumenta até uma determinada concentragao. Trovo e colaboradores
(2013) mostraram que quando em excesso, 0 H>O> pode atuar como sequestrador do radical
hidroxila, reduzindo a eficiéncia do processo de degradagdo, visto que favorece a formagao do
radical hidroperoxila (HO;") (Eq. 16), o qual apresenta um menor potencial de redugdo (1,42
V) quando comparado ao radical hidroxila, além de favorecer reagdes de combinagao (Eq. 17)

(NOGUEIRA et al., 2007; TROVO et al., 2013).

H,0, + HO" — HO2e + HO  k=33x 10" M?'s? (16)
2HO" — H20: k=52x10"m1s? (17)

O aumento da concentragdo do contaminante pode influenciar negativamente a
eficiéncia do processo de degradacdo durante as reacdes de Fenton. Por conseguinte, ele precisa
de mais tempo de irradiagdo e/ou ainda uma ampliagdo de reagentes Fenton para fornecer
radicais HO" adequados para a reacio (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ ¢ WAN DAUD,
2015).

Somado aos parametros operacionais mencionados previamente, a temperatura
também pode aumentar ou reduzir a eficiéncia do processo. Embora a temperatura experimental
de 40 °C tenha sido destacada como eficaz no processo Fenton, a temperatura ambiente de 20-
25 °C tem sido frequentemente usada por ser praticamente aplicavel e capaz de diminuir o custo
operacional do sistema. Por outro lado, o uso de temperaturas superiores a 50 °C devem ser
evitadas, visto que favorece a decomposicao térmica do H>O> (RAHIM POURAN, ABDUL
AZIZ e WAN DAUD, 2015).
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Além dos parametros previamente mencionados, a eficiéncia do processo pode ser
fortemente afetada pela presenca de ions inorganicos (carbonatos, bicarbonatos, cloretos,
fluoretos, brometos, fosfatos e sulfatos) os quais sdo adicionados na forma dos reagentes de
Fenton, ou podem estar presentes na dgua ou gerados através do processo de degradacgao
(ORTEGA-LIEBANA et al., 2012).

Os principais inconvenientes do processo foto-Fenton quando aplicados ao tratamento
de efluentes organicos sao:

» A formagdo de complexos estaveis entre os ions férricos e constituintes
organicos presentes em dguas residuais, limitando a foto-redu¢io de Fe*', diminuindo a
decomposi¢do de H>O» na reagdo de Fenton e a eficiéncia global do processo de foto-Fenton
(DE LA CRUZ et al., 2012; SPUHLER, ANDRES RENGIFO-HERRERA e PULGARIN,
2010);

» A alta alcalinidade das aguas residuais, devido a presenca de carbonatos e
bicarbonatos, que exigem grandes quantidades de acido para o processo de acidificagdo,
aumentando a concentracdo de sulfatos na solug¢do (o acido sulfurico (H2SO4) ¢ o 4cido
vulgarmente mais utilizado); estes sulfatos formam complexos estdveis com ions férricos, tais
como FeSO4" e Fe(SOa4)2, que sdo muito menos fotoativos que FeOH?', e também conduz a
formagdo de espécies menos oxidantes SO4~ quando comparado com os radicais HOe
(SOARES et al., 2015);

»  Elevado teor de cloreto que gera complexos soliveis com o ferro, como FeCl",
FeCI** e FeCly", que sio muito menos fotoativos que FeOH*" e que também leva a formagio
de espécies menos oxidantes como Cle e Cl,™, quando comparado com o radical HO® (DEVI et

al., 2013; SOARES et al., 2015).

2.4.2. Aplicagoes dos POA

Diferentes POA (ozonizagdo, descarga de barreira dielétrica, fotocatalise e reagente de
Fenton) foram utilizados no estudo da degradagdo dos herbicidas mesotriona e sulcutriona em
matrizes de agua do Rio Danubio em Belgrado, na Sérvia. A presenca de ions inorganicos em
matrizes de agua de rio contribuiu para a menor eficiéncia de degradacdo devido a sua
competicdo com as espécies reativas formadas durante a degradagdo dos pesticidas (JOVIC et
al., 2013).

Contudo, no tratamento Fenton, a eficiéncia de degradacdo foi 11% maior,
provavelmente devido ao 4cido himico presente em 4guas naturais, o qual reage com o Fe(IIl)

formando o complexo designado por Fe(Ill)-humate. Vione e colaboradores (2004) afirmam
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que o efeito do dcido humico na maior eficiéncia da reacdo de Fenton deve-se a maior reducao
do complexo formado em Fe(Il) (o qual reage com H>O» para produzir HO* responsavel pela
degradacao) por H202/HO»*/O>", quando comparado com aquo-complexos Fe(IIl) (VIONE et
al., 2004; JOVIC et al., 2013).

Estudos sobre a degradagdo e mineralizagdo de uma mistura de ibuprofeno e acido
clofibrico em agua utilizando POA apresentaram eficiéncias de degradacdao acima de 99% e até
60% de mineralizag@o a partir do tratamento com ozo6nio utilizando o oxigénio concentrado
como gas de alimentagdo, além de eliminar a toxicidade (QUERO-PASTOR et al., 2014).

Lutterbeck e colaboradores (2015) avaliaram a degradacdo de metotrexato por trés
POA: fotdlise direta do oxidante H2O, (UV/H20y), foto-Fenton (UV/Fe**/H20) e fotocatalise
heterogénea (UV/Ti0;). Com base nos resultados obtidos, concluiram que este composto foi
degradado eficientemente atingindo eficiéncia de mineralizagdo de 78% pelo processo foto-
Fenton em pH 3 na presenca de 9,8 mmol L' de H>O; e 1,56 mmol L' de Fe*".

Apesar de apresentarem limitagdes, como custo de energia e constru¢do de reatores
em escala real, os POA tém sido apontados como eficientes alternativas para a degradacao de
poluentes presentes em aguas residuais e efluentes industriais (ARAUJO et al., 2016).

Trabalhos relacionados a degrada¢do do antibidtico CFC por POA ja foram
publicados. Chen e colaboradores (2015) investigaram a degradacao eletroquimica de solucao
aquosa 500 mg L' de CFC com eletrodo de PbO> dopado de Al, em pH 3. Apés 2,5 h de
eletrélise com 0,2 mol L de Na,SO4 a uma densidade de corrente de 30 mA cm™, houve 87%
de degradagdo e 52% de mineralizacdo (CHEN, XIA e DAL 2015).

Aplicando o processo foto-eletro-Fenton para uma solu¢do 245 mg L' de CFC, com
eletrodo de diamante dopado de boro, na presenga de 0,5 mmol L' de Fe** e em pH 3, a
mineralizagdo obtida foi de 99% (GARCIA-SEGURA, CAVALCANTI e BRILLAS, 2014).
Outro trabalho mostra que a aplicagdo do processo UV/H>O: para a degradagio de 100 mg L!
do CFC na presenca de 40 mmol L™ de H>O; e irradiancia de 1000 uW c¢m™ proporcionou 100%
de degradagdo apds 1 h (ZUORRO et al., 2014).

A avaliacdo da viabilidade do uso de persulfato ativado termicamente para degradar o
CFC em multi-fases de efluentes, mostrou que a maior eficiéncia de degradagao do CFC (96%)
foi obtida com uma tnica inje¢do do persulfato de soédio em pH 3 (NIE et al., 2014). Além
disso, a degradagio de CFC utilizando persulfato ativado por Fe?" e por Fe’ mostram que sua
oxidacdo foi acelerada com o aumento da quantidade de Fe*" adicionado (NIE et al., 2015).

A viabilidade da aplicagdo do processo foto-Fenton no tratamento de solug¢do aquosa

contaminada por CFC j4 foi avaliada em pH 2,5-3,0. Trovo e colaboradores (2013) sugerem
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que as concentragdes do H»O0» e do Fe?' influenciam na eficiéncia de degradagio e
mineralizagdo do antibidtico. Neste estudo, os autores obtiveram melhor eficiéncia de
degradacdo e mineralizagdo para uma solucdo contendo 100 mg L' de CFC utilizando 10 mg
L' de Fe*" e 400 mg L' H,0, (TROVO et al., 2013).

Outro estudo aplicando os processos Fenton e foto-Fenton foi efetuado, no qual foi
demonstrado que ocorre a formagdo de um complexo entre Fe?* - CFC na proporgdo de 1:1.
Além disso, foi comparado o desempenho dos processos Fenton e foto-Fenton na degradacao
do CFC e da mistura Fe?" - CFC em altas concentragdes. Foi observado que a reacgdo foto-
Fenton foi eficiente (14% a mais) na degradacdo do complexo e o mecanismo da reagdo mostrou
que os locais mais preferidos de ataque dos radicais HO® foram os centros assimétricos do CFC
com atomos de hidrogénio fracamente ligados. Também foi obtida, respectivamente, uma
degradacdo maxima de CFC de 95% e 93% e mineraliza¢do de 69 e 71% para os processos

Fenton e foto-Fenton (GIRI e GOLDER, 2014).
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3. OBJETIVOS
3.1. Geral

Avaliar a degradacao do antibiotico CFC pelo processo foto-Fenton em diferentes
matrizes aquosas (dgua deionizada, dguas superficiais: dgua de rio e efluente de estacdo de

tratamento de esgoto) utilizando diferentes espécies de ferro.

3.2. Especificos

» Avaliar a influéncia e determinar as melhores condigdes experimentais dos
parametros operacionais do processo foto-Fenton (pH e, concentragdes de ferro e H,0,)
durante a degradagdo de CFC nas diferentes matrizes aquosas;

» Avaliar a influéncia da fonte de ferro na degradacdo de CFC;

» Auvaliar a influéncia da composi¢do das matrizes aquosas na degradacao de CFC;

» Avaliar viabilidade do processo foto-Fenton como uma alternativa para a
degradagdo do antibidtico CFC em diferentes matrizes aquosas pela determinacdo da
toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri antes e apos o tratamento aplicado, sob as
melhores condi¢des experimentais;

» Propor um mecanismo de degradacdao de CFC e associar o aumento e/ou reducao
da toxicidade pela identificagdo dos produtos de degradacao formados em agua destilada sob

melhores condi¢des experimentais.
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4. MATERIAIS E METODOS

Todas as solugdes foram preparadas usando dgua ultrapura (18,2 MQ cm) de um sistema

de purificacao de agua Milli-Q e reagentes de grau analitico.

4.1. Reagentes

>

VvV V. V V V V VY

Y VvV

vV V.V V V VY

v

Cloranfenicol (C11H12CI2N20s5) — 99% (m/m) (Sigma-Aldrich Vetec);

Sulfato de ferro (FeSO4.7H20) — 99% (m/m) (Synth);

Nitrato de ferro (Fe(NO3)3.9H20 — 99% (m/m) (Synth);

Citrato de amonio e ferro (III) (CsH11FeNO7) (FeCit) — 100% (m/m) (Vetec);
Ferrioxalato de potassio (K3Fe(C204)3.3H20) (FeOx)";

Oxalato de potassio monohidratado (K2C204.H20) - 99,75% (m/m) (Synth);

Peroxido de hidrogénio (H,0,) — 30% (v/v) (Vetec);

Cloridrato de hidroxilamina (NH2OH.HCI) — 96% (m/m) (Exodo cientifica) — preparo
de solucdo estoque de 100 g L'!;

1,10 - Fenantrolina (C12HsN2.H>0) (Synth) — preparo de solucio estoque de 1 g L!;
Acetato de s6dio (H3CCOONa.3H>0) (ISOFAR) - 99,7% (m/m) — preparo de solucao
estoque de 100 g L';

Oxalato de 6xido de titanio e potéassio dihidratado (C4K2O9Ti.2H20) - > 90% (Sigma-
Aldrich) — preparo de solugio estoque 50 g L!;

Acido sulfarico (H,SOy) (Synth) 1 mol L™ — preparo de solugéo estoque 1/17 (v/v)
(H,SO,/H,0);

Acido cloridrico (HCI) (Panreac) - preparo de solugio estoque 0,1 mol L;

Hidroxido de sédio (NaOH) (Synth) — preparo de solugio estoque 1 mol Lt

Sulfito de sodio (Na,SO;) (Synth) — preparo de solucio estoque 2 mol L

Metanol (HPLC-UV) — 99,8% (Qhemis);

Bactéria Vibrio fischeri liofilizada BIOLUX® Lyo-5;

Tampao de reativacdo para bactéria V. fischeri adquirido juntamente com o kit para
realizagdo dos ensaios de toxicidade;

Dicromato de potassio (K2Cr207) — 99% (Vetec);

Cloreto de s6dio (NaCl) — 99% (ISOFAR).

O FeOx para preparagio da solucdo estoque de 12213 pumol L' foi obtido por sintese,

através da reacdo entre oxalato de potassio (99% m/m, Synth) e nitrato férrico (99% (m/m),
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Synth), de acordo com SILVA (2007) (Eq. 18).

3 K2(C204.H20 + Fe(NO3)3.9H20 — K3Fe(C204)3.3H20 + 3KNOs + 9H,0 (18)

O complexo foi recristalizado trés vezes em agua com obten¢do de um rendimento

médio de 72%.

4.2. Equipamentos

>

YV V. V V V

Cromatografo liquido (Shimadzu, LC-6AD), equipado com injetor automatico (SIL-
10AF), coluna C-18 fase reversa - Phenomenex (5 um, 250 x 4,60 mm) e detector
UV-Vis arranjo de 512 diodos (SPD-M20A);

Cromatografo liquido de alta eficiéncia acoplado ao espectrdmetro de massas com
ionizagdo por eletrospray e analisador hibrido quadrupolo-tempo de voo (HPLC- ESI-
Q-TOF-MS) (Agilent);

Espectrofotometro UV-Vis, modelo UV-1800 (SHIMADZU);

Balanga analitica AUY 220(SHIMADZU): + 0,0001 g;

Bomba de vacuo (PRISMATEC);

pHmetro (BEL ENGENEERING);

Sistema EasyTox ET-400, utilizado para as andlises de ecotoxicidade aguda
utilizando a bactéria Vibrio fischeri,

Incubadora EasyCool H32, utilizada nos ensaios de ecotoxicidade para manter as
cubetas contendo a fotobactérias Vibrio fischeri sob temperatura controlada;
Luminometro BioFix® Lumi-10, utilizado para medir a luminescéncia emitida pela
fotobactéria

Radidmetro PMA2100 equipado com um detector de radiacdo UVA (320-400 nm).

4.3. Aguas superficiais

4.3.1. Agua de rio

A matriz da 4gua de rio (d4gua bruta) foi coletada na Esta¢do de Tratamento de Agua

(ETA Bom Jardim), a qual abastece a populagdo de Uberlandia — Minas Gerais (Brasil), no dia

22 do més de Maio de 2017. A coleta foi efetuada no inicio do processo de tratamento e as

amostras foram armazenadas e mantidas sob refrigeracdo a 4° C durante 3 semanas até a
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execucdo dos experimentos. Os parametros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo da

matriz do rio estdo apresentados no item 4.2. (Resultados e discussdo).

4.3.2. Efluente de esta¢do de tratamento de esgoto (ETE)

O efluente da ETE foi coletado no dia 27 de Setembro de 2017, na ETE Uberabinha, a
qual recebe e trata o afluente gerado pela populagdo de Uberlandia — Minas Gerais (Brasil). A
coleta foi efetuada nos canais de flotagao ap6s as etapas de tratamento preliminar, secundario e
terciario.

O tratamento preliminar consiste, sequencialmente, nos seguintes processos:
gradeamento manual (particulas grossas), gradeamento automatico (particulas médias),
peneiragdo automatica (particulas finas) e desarenagdo (remocao de areia).

O tratamento secundario consiste no tratamento bioldgico empregando reatores
anaerobios de fluxo ascendente. Nestes reatores, a matéria organica complexa, é convertida por
grupos de microrganismos diversos em metano, gas carbonico, agua, gas sulfidrico e amonia,
com a producao de novas células bacterianas.

No tratamento tercidrio do efluente, sdo adicionados o coagulante cloreto férrico € o
polieletrélito (polimero em emulsdo) como auxiliar na separacao dos sélidos remanescentes do
efluente, uma vez que estes promovem o aumento do tamanho dos flocos produzidos durante a
coagulagdo, os quais flotam, formando um lodo, devido a inje¢do de microbolhas de ar,
produzidas em um misturador ar-agua.

As amostras foram armazenadas e mantidas sob refrigera¢do a 4° C durante o periodo
de execucdo dos experimentos. Os parametros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo da

matriz de efluente de esgoto estdo a presentados no item 4.3./. (Resultados e discussao).

4.4. Metodologia
4.4.1. Experimentos de fotodegradacao

Os experimentos foto-Fenton foram feitos em um reator tipo tanque (Figura 2) de 500
mL com 4,3 cm de profundidade, 15,5 cm de didmetro e uma 4rea superficial de 188,6 cm?,

sob agita¢do magnética de 250 rotagdes por minuto (RPM).
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Figura 2: Foto do reator fotoquimico tipo tanque utilizado nos experimentos.

Fonte: Autor, 2017

4.4.1.1. Experimentos foto-Fenton sob radiacdo artificial e solar

Os experimentos de fotodegradagdo em escala de laboratorio foram feitos expondo 500
mL da solugdo do farmaco (2.01 £ 0.09 umol L! equivalente a 650 = 30 ug L' de CFC) a
radiagdo fornecida por duas ldmpadas de luz negra de 10 W com uma emissdo maxima no
intervalo de 350-400 nm, os quais apresentam um fluxo fotdnico de 2,5x10 einstein s
determinado por actinometria com o FeOx (KUHN, BRASLAVSKY e SCHMIDT, 2004),
posicionadas em paralelo (separadas por uma distancia de 3,5 cm) e a 1 cm do topo do reator.
Este recipiente foi preenchido com a solugdo do farmaco, resultando em uma profundidade de
3,8 cm.

A irradiancia na regido UVA (320-400 nm) foi medida usando um radiometro (PMA
2100 Solar Light Co.) com o sensor posicionado no mesmo angulo de incidéncia da radiacao
no reator € a 1 cm das lampadas, sendo obtida uma irradiancia 22,6 + 0,6 W.

A solugdo de CFC foi preparada pela dilui¢ao de 100 mL da solugdo estoque de CFC
(31 umol L) em um baldo volumétrico contendo a matriz até completar 2000 mL de soluc3o.
A solucao estoque foi preparada pela dissolucao de 2,5 mg de CFC num balao volumétrico até

completar 250 mL de solucdo.
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Figura 3: Foto do sistema do reator fotoquimico utilizado nos experimentos de fotodegradacao

sob radiagdo artificial, (A) lampada desligada e (B) lampada ligada.

Fonte: Autor, 2017.

Primeiramente, foram feitos quatro conjuntos de experimentos usando este sistema,
visando determinar as melhores condigdes experimentais para a fotodegradagdo do antibidtico
CFC:

i) Influéncia das espécies (sulfato ferroso, nitrato férrico, FeCit e FeOx) e da
concentragio (variando de 2 a 32 umol L) de ferro na degradag¢do de CFC a pH inicial 2,7
utilizando uma concentra¢o inicial de 44 pmol L' de H>O; (equivalente a 1,5 mg L™);

ii) Influéncia da concentragdo de H>O> (variando de 22 a 88 pumol L™, equivalente,
respectivamente, a 0,75 a 3,0 mg L) utilizando a melhor espécie e concentracio de ferro (32
umol L' FeOx) determinada na etapa i, a pH inicial 2,7. O nivel de ferro e H,O> utilizados
neste estudo foram baseados na literatura (DE LUCA et al., 2013; HOMEM, ALVES e
SANTOS, 2010; SOUZA et al., 2014);

iii) Influéncia do pH (entre 2,7 e 8,0) na degradacdo do CFC, utilizando as melhores
condi¢des determinadas nas etapas i € ii. Além disso, sob melhores condi¢cdes experimentais e
em pH inicial 6,0 da solu¢ao de CFC em agua deionizada e em pH natural (5,8) da solucao de
CFC em 4agua de rio, a degradagdo do antibidtico CFC foi avaliada utilizando um excesso de
ligante oxalato na forma do sal K»C>04.H>O (Synth) (o qual, em solucdo aquosa sofre a
dissociagdo i6nica liberando o ligante C,04>") (variando de 48 a 192 umol L!). Na sequéncia,
apo6s adigdo do FeOx preparado ex situ para a degradagdo do CFC em 4agua deionizada, foi
adicionado inicialmente (em 0 minutos) um excesso do ligante para ficar em excesso na

proporgao ferro/oxalato de 1:6 e 1:9, com o objetivo de melhorar a cinética e a eficiéncia de
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degradacdo do farmaco (CLARIZIA et al., 2017), visto que evita a precipitacdo de ferro em
hidroxidos insoluveis em altos valores de pH (DOUMIC et al., 2015).

ApOs a elei¢ao da melhor proporcao ferro/oxalato para degradacdo do CFC em agua
deionizada utilizando um excesso de ligante, esta propor¢dao foi testada em dois novos
experimentos de degradacdo do CFC e estes consistiram na adi¢do do ligante 1) somente em
10 minutos e 2) sequencialmente em 10 e 20 minutos. Os testes 1) e 2) supracitados foram
também feitos durante a degradacdo do CFC em 4gua de rio na proporg¢ao ferro/oxalato 1:3;

iv) Sob melhores condigdes e, em agua destilada, foram feitos experimentos sob
radiagdo artificial e solar aumentando o tempo de tratamento até 120 minutos e, nesta etapa,
foram monitorados os PDs ¢ a toxicidade para V. fischeri.

Os experimentos sob radiacdo solar foram feitos entre as 10:00 e 13:00 h, em um
intervalo de temperaturas variando entre 20 e 30 °C (experimentos para identificacdo dos
principais PDs do CFC e para monitorar a evolucao da toxicidade para a bactéria V. fischeri
em agua deionizada), 17 e 24 °C (experimentos controle em dgua deionizada) e entre 22 ¢ 33
°C (experimentos para monitorar a evolugdo da toxicidade para a bactéria V. fischeri em agua
de rio e em efluente da ETE) durante o outono (experimentos em dgua deionizada) e verao
na cidade de Uberlandia, Brasil (18 © 55'08 "S; 48 © 16'37 "W), sob uma irradiancia média no
UVA de 36 e 42 W m™ no outono e no verdo, respectivamente. A solucio de CFC foi exposta

ao sol sob agitacdo magnética, em condi¢des de céu claro.

Figura 4: Foto do sistema de reator fotoquimico para experimentos de fotodegradacdo sob

radiacao solar.

ne: )AL.I'[O‘;‘, O 17.

Para os experimentos sob radiacdo artificial também foi monitorada a dose de energia
acumulada e depois para facilitar a comparagdo dos resultados, as aliquotas dos experimentos

sob radiagdo solar foram retiradas apds alcancar a mesma dose sob radiacao artificial.
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Virios experimentos controle (hidrolise e fotolise sob irradiacdo artificial e solar)
utilizando as melhores condi¢des experimentais (32 pmol L! de ferro e 44 pmol L! de H,0,)
também foram feitos usando a mesma concentracio inicial de CFC (2,01 £ 0,09 umol L),
para garantir que os resultados obtidos durante o tratamento foto-Fenton foram consistentes
e ndo tendenciosos por hidrolise e/ou fotolise.

Apobs a amostragem (5 mL) e antes das analises de cromatografia liquida de alta
eficiéncia, adicionou-se um volume calculado (40 puL) de uma solugdo em excesso de Na;SO3
(Vetec) de 2,0 mol L! a cada 5 mL da amostra para assegurar o consumo do H>O» residual
(VOGEL et al., 2000). O excesso de sulfito para cada amostra foi adicionado com base na
concentragdo inicial do H»O: e, a quantidade de Na;SOs3 foi calculada de acordo com a
estequiometria da reacdo entre H,O: e este sal.

Para as amostras onde a toxicidade aguda para V. fischeri foi avaliada, primeiro foi
ajustado o pH entre 6 e 8, seguido da adi¢do de 150 uL de 2,0 g L! de solu¢do de catalase
bovina a cada 5 mL da amostra, sob agitacdo durante 30 segundos para garantir a remogao
do H>O; residual. Além disso, as amostras também foram filtradas usando membranas de

tamanho de poro de 0,45 um.

4.4.2. Anadlises quimicas e bioensaios

A eficiéncia do processo de degradacao foto-Fenton do CFC foi determinada e avaliada
através das seguintes andlises quimicas: monitoramento da concentragdo do CFC,

quantificagio do H20», ferro total e Fe?" dissolvidos.

4.4.2.1. Cromatografia liquida de alta eficiéncia com detengdo por arranjos de diodos —
HPLC — DAD

A concentragdo do CFC durante os experimentos foto-Fenton e experimentos controle
foi monitorada utilizando um cromatdgrafo liquido de alta eficiéncia LC-6AD (Shimadzu),
equipado com um detector UV-DAD, modelo SPD-M20A (Shimadzu), disponivel no
Laboratério Multiusuario do Instituto de Quimica da UFU.

Durante as andlises, uma coluna Phenomenex® C-18 (Luna 5 um, 250 x 4,6 mm) foi
utilizada como fase estacionaria e, dgua e metanol como fase movel. Em cada ensaio, 20 pL
da amostra foram eluidos isocraticamente utilizando uma mistura de 4gua e metanol na
proporcdo de 50:50 (% v/v) a uma vazio de 1 mL min! (PAIVA, 2013).

A curva analitica de calibragdo foi feita através da injecdo no cromatografo de 13

solugdes de CFC a diferentes concentracdes (0,038 a 2,5 pmol L), preparadas a partir de uma
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solucio estoque de CFC 31 pmol L' em baldes volumétricos de 10 mL para cada

concentracao.

4.4.2.2. Peroxido de hidrogénio

O HxO» foi quantificado espectrofotometricamente usando o método do oxalato de
titanio (USP Technologies 2015). O principio do método consiste na reagdo do H>O> com o
oxalato de 6xido de titanio e potéssio dihidratado em solu¢do acida (H2SO4/H20) para formar
o complexo amarelo de acido pertitanico (Eq. 19). O complexo colorido ¢ medido
espectrofotometricamente a 400 nm. A escolha deste método deve-se ao fato dele permitir

determinar baixas concentragdes de H>O, as quais foram utilizadas neste trabalho.
Ti*" + H202 + 2H20 — HoTiO4 + 4H' (19)

4.4.2.3. Ferro total (F&’* e Fe’*) e Fe’* dissolvidos

O monitoramento da concentragdo de ferro torna-se indispensavel durante as reagdes
de Fenton devido a sua agdo catalitica sobre o H>O; para a geragdo dos radicais HO+ (Eq. 7).
Neste contexto, a concentracio de Fe?" foi determinado espectrofotometricamente
monitorando-se a absor¢do maxima a 510 nm, usando uma metodologia baseada na reacao
entre Fe’" e 1,10-fenantrolina, originando um complexo de cor vermelha ([Fe(1,10-
fenantrolina)s]**

intervalo de 2 a 9 (CLESCERI, GREENBER ¢ EATON, 2005.

) (Eq. 20) denominado ferroina, cuja intensidade da cor independe do pH no

(20)

A concentragio de Fe’" foi estimada pela diferencga entre o ferro total (determinado
apos redugido com hidroxilamina (Eq. 21) e o conteudo de Fe?" (CLESCERI, GREENBER e
EATON, 2005.

2Fe*" + 2NH,0H + 20H" — 2Fe?*" + N + 4H,0 (21)

O equipamento utilizado para a quantificagio do H2O; e do ferro (ferro total e o Fe*")

foi o espectrofotometro UV-Vis, modelo UV-1800 (SHIMADZU).
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4.4.2.4. Ecotoxicidade aguda para Vibrio fischeri

A ecotoxicidade aguda para V. fischeri foi determinada de acordo com o método ABNT
NBR 15411-3: 2012, conforme descrito por GOMES JUNIOR et al., 2017). Esta analise visa
monitorar a evolucao da ecotoxicidade do CFC e de seus PDs, haja visto que durante o
processo de degradacdo, podem ser formados PDs mais toxicos que o produto original (DA
SILVA etal., 2014).

O principio do ensaio consiste na determinacao da ecotoxicidade aguda de amostras
aquosas para bactérias luminescentes liofilizadas através da emissdao de luz natural por
microorganismos, comparando a intensidade da luminescéncia das bactérias expostas a
amostra com a intensidade medida apds a incubagdo na presenga de um controle atdoxico
(solugao salina 2%).

A luminescéncia das bactérias ¢ produzida por enzima luciferase, a qual utiliza a
flavina (aldeido de cadeia longa) e o oxigénio, em processo bioquimico que envolve o
transporte de elétrons para a produ¢do de energia. Porém, na presenca de substancias toxicas,
as enzimas envolvidas neste processo sao inibidas, causando uma diminui¢do na producao da
luz emitida (COSTA et al., 2008).

No sistema EasyTox ET-400 (Figura 5) utilizado para determinagdo da toxicidade, a
luminescéncia emitida pela bactéria na presenca e auséncia da substancia toéxica € medida por
um equipamento chamado lumindmetro (BioFix*Lumi-10). A analise é feita mantendo-se as
amostras em contato com a bactéria em uma incubadora EasyCool H32 a temperatura
controlada de 15 °C. Para a execugdo dos ensaios foi utilizado um kit BIOLUX® Lyo-5 de
culturas liofilizadas da fotobactéria, cubetas de vidro especiais para leitura e os reagentes

necessarios (tampao de reativagdo e a solugdo de diluigdo
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Figura 5: Sistema EasyTox ET-400 utilizado nos testes de ecotoxidade.

| W

Fonte: Autor, 2017.

Os frascos contendo a biomassa liofilizada foram armazenados sob congelamento a uma
temperatura maxima de -18 °C. Para a execucdo dos ensaios, primeiramente foi ligado o
equipamento BioFix*Lumi-10 para permitir a incubaco de cubetas a temperatura controlada
de 15 °C.

Seguidamente, foi feita a reativagdo das bactérias luminescentes obedecendo aos
seguintes procedimentos:

» Adi¢do de 1 mL do tampao de reativagdo a cubeta apropriada (ampola contendo
a biomassa da bactéria liofilizada) e repouso por 2 minutos para estabelecimento
do equilibrio térmico da solucao;

» Homogeneiza¢ao do conteudo do frasco com o auxilio de uma micropipeta,
agitando o suavemente de modo a evitar a formacao de bolhas;

» Transferéncia da suspensdo bacteriana para o moddulo de incubagio,
permanecendo em repouso para o equilibrio térmico e estabilizagdo durante 5 a
15 minutos.

A diluicao da bactéria reativada foi feita através de uma diluicao da solucao ativada em
solugdo salina de cloreto de sddio (NaCl) 2% em agua destilada, transferindo-se 0,2 mL da
suspensao da bactéria ativada para uma cubeta contendo 2 mL da solugdo salina termoestavel e
repouso por mais 15 minutos.

Obtida a solugdo bacteriana diluida, 0,1 mL desta foram transferidos para as cubetas
termoestabilizadas, tendo permanecido em repouso por mais 15 minutos e, apos este periodo
de tempo, foi feita a primeira leitura da luminescéncia da bactéria antes do contato da amostra
com a solu¢do bacteriana. Em seguida, foram adicionados 0,9 mL das amostras as cubetas

contendo a solucdo bacteriana. Decorridos 30 minutos de exposicao, foi feita a leitura final, isto
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¢, uma nova leitura de luminescéncia da bactéria.

A medida das alteracdes de luminescéncia do controle atoxico, ou seja, o fator de
corre¢do, durante o mesmo periodo de exposicao influencia o resultado e, o efeito inibitério de
uma amostra pode ser determinado como fator de toxicidade ou como valor CEso.

A substancia de referéncia analisada separadamente em solugdes nao neutralizadas foi
o Cr®" (na forma de K>Cr207) 13,4 g L', pois, no Certificado de Sensibilidade que acompanha
o produto, esta documentada a sensibilidade (CEso 15 minutos e 30 minutos de exposi¢ao) para
esta substancia.

A avaliacdo dos resultados do ensaio ¢ baseada nas leituras efetuadas. Assim, a diferenca
da leitura inicial (antes da adi¢ao da amostra) e leitura final (apds a exposi¢do da bactéria com
a amostra durante os periodos de 15 e 30 minutos, sendo mais comum considerar a medida apos
30 minutos) fornece a informacao sobre a redugao da luminescéncia emitida naturalmente pelas

suspensdes bacterianas antes e apds o contato com a amostra.

4.4.2.5. Cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada ao espectrometro de massas com
ionizagdo por eletrospray e analisador hibrido quadrupolo-tempo de voo (HPLC-ESI- Q-TOF-
MS)

A identificacdo dos PDs do CFC gerados durante o processo foto-Fenton foi feita
mediante anélises de cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada a um espectrometro de
massas (HPLC-MS). As andlises foram feitas no Laboratorio de Nanobiotecnologia do
Instituto de Genética e Bioquimica da Universidade Federal de Uberlandia (IGEB-UFU)
utilizando o equipamento (HPLC) de marca Agilent modelo Infinity 1260 acoplado a um
espectrometro de massas de alta resolugdo com fonte de ionizacao por eletrospray (IES) e
analisador hibrido quadrupolo-tempo de voo Q-TOF da marca Agilent® modelo 6520 B.

Uma coluna Agilent modelo Poroshell HPH-C18, 2,1 mm de didmetro interno, 10
cm de comprimento, particulas de 2,7 pm foi utilizada como fase estaciondrio. A elui¢do dos
compostos foi feita com solugdo de acido férmico (0,1% v/v) (A) e metanol (B), no modo
gradiente: 2% de B (0 min), 98% de B (0-6 min); 98% de B (6-8 min) (TROVO et al., 2014).

Os parametros de ionizacdo foram: pressdo do nebulizador de 20 psi, gés secante a
8 L min™! a uma temperatura de 220 °C e no capilar foi aplicado uma energia de 4,5 KVa. Foi

avaliado o modo negativo de ionizagado e as voltagens de 5, 10 e 15 eV.
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4.4.3. Fluxo fotonico

Os testes de actinometria quimica (método baseado na medicdo da intensidade de
radiacdo luminosa incidente sobre o reator fotoquimico) foram feitos para a lampada UV-A
(366 nm) utilizando o método de Murov (1973) (KUHN, BRASLAVSKY e SCHMIDT, 2004),
e 0 reagente actinométrico utilizado no ensaio foi o FeOx gerado in sifu, pois, na presenca de
radiagdo com comprimento de onda menor que 490 nm, este reagente sofre a decomposi¢ao
formando didxido de carbono e reduzindo os ions férricos a ferrosos (BRAUN, MAURETTE e
OLIVEROS, 1991), segundo a equagao 22.

2Fe** +C204% +hv — 2Fe" +2CO0; (22)

Para a determinagao do fluxo fotonico das lampadas por actinometria, foram preparadas
solugdes estoque de oxalato de potassio a 60 mmol L e nitrato férrico a 20 mmol L,
dissolvendo 1,1050 g de K»C>O4 em 4gua em um baldao de 100 mL e 0,808 g de Fe(NO3)3.9H,O
com 5,5 mL de H2SO4 96% v/v em agua até completar 100 mL. Seguidamente, as solugdes
foram juntamente transferidas para um baldo de 2,0 L a fim de se obter uma concentracdao de
3,0 e 1,0 mmol L respectivamente, constituindo-se na solu¢do actinométrica gerada in situ,

conforme a equagdo 23.

3K>2C204.H20 + Fe(NO3)3.9H,0 — K3Fe(C204)3.3H20 + 3KNO;3 + 9H>O (23)

O ensaio actinométrico foi feito expondo 500 mL da solugdo de trabalho sob agitagao
magnética a radiagdo fornecida pelas lampadas posicionadas em paralelo (separadas por uma
distancia de 3,5 cm) e a 1 cm do topo do reator tipo tanque. Inicialmente (0 minutos), foi
coletada uma aliquota de 1,0 mL e posteriormente foram ligadas as lampadas, coletando-se as
aliquotas em 1 min e a cada 5 minutos durante os primeiros 60 minutos de reagdo e,
seguidamente, a cada 10 minutos até 5 horas. As aliquotas foram transferidas para baldes de 10
m L contendo 2,0 m L de 1,10-fenantrolina a 0,1% (m/v), 1,6 m L de acetato de sodio a 0,1%
(m/v), tendo sido completados com dgua. Ap6s a homogeinizagdo das solugdes contidas nos
baldes de 10 m L, procedeu-se a leitura espectrofotométrica das mesmas no comprimento de
onda de 510 nm.

A intensidade luminosa (I) das lampadas foi obtida a partir das médias dos valores

obtidos ap0s sua estabilizagdo, usando a equagdo 24.
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(AxV1xV>)

- (exdpdxtxVsz ) (24)
Onde
» A = absorbancia;
» Vi = Volume da solucdo actinométrica irradiada (mL);
» V2= Volume do baldo utilizado para diluir as aliquotas coletadas (mL);
» & = coeficiente de extingdo do complexo ferro e 1,10-fenantrolina para o

A\

comprimento de onda utilizado (para A = 510 nm é 709 L mol-'ecm™);

® = rendimento quantico da producdo do ferro para o comprimento de onda
utilizado (para A= 250-500 nm é 1,25-0,9 mol Einstein™' respectivamente);

d = largura da cubeta utilizada para a medida de absorbéncia (cm);

t = tempo de irradiacdo (segundos);

V3 =Volume da aliquota para analise da solucdo irradiada (mL).
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1. Agua deionizada

5.1.1. Avaliacdo do método analitico para determinacio do CFC (HPLC — DAD), H:0: e

ferro total dissolvido

Inicialmente, foram obtidos espectros de absor¢ao entre 190 e 800 nm das amostras de
CFC em diferentes faixas de pH (2,6 e natural da solucao - 5,6) com o objetivo de determinar
o comprimento de onda de maxima absor¢do a ser utilizado nas analises cromatograficas do
CFC, bem como verificar o efeito do pH em possiveis deslocamentos da (s) banda (s) de
maxima absor¢do. O CFC apresentou uma unica banda com maxima absor¢dao em 277 nm
(Figura 6a) e, ndo houve deslocamento da banda em relagdo ao pH, o que est4 coerente com a
espécie de CFC que € majoritaria até pH proximo de 7 (Figura 6b).

Posteriormente, foram testadas as condi¢des cromatograficas do CFC utilizando o
comprimento de onda de 277 nm e como fase mdvel uma mistura isocratica de metanol/agua
deionizada em diferentes proporgdes em % (v/v) (50:50, 60:40 e 70:30) (REZENDE et al.,
2010). Foi selecionada a propor¢ao 50:50 (% v/v) devido a boa resolu¢do do cromatograma
nesta propor¢ao e um intervalo de tempo relativamente favoravel entre o pico do volume morto
e o composto-alvo, permitindo verificar a formagao de intermediarios, que geralmente sdo
mais polares e saem em um menor tempo de retencdo. Além disso, o tempo de retencdo para

o CFC foi de 7,5 £ 0,2 minutos, sendo, por isso, um tempo de corrida relativamente curto.
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Figura 6: (a) Espectros de absor¢ao molecular na regido UV-Visivel de uma solugao 6,19 umol
L' de CFC em 4gua deionizada em diferentes valores de pH e (b) diagrama de especiacdo do

cloranfenicol em fun¢ao do pH.
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Fonte: (a) Autor, 2017 e (b) https://chemicalize.com/#/calculation.

Apbs a definicdo da melhor proporg¢do como base no tempo de retengdo, foi feita uma
curva analitica de calibragdo para quantificagdao do CFC (Figura 7) durante os experimentos de

degradacao.

Figura 7: Curva analitica de calibracdo para quantificacdo do CFC em 4gua deionizada.
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Fonte: Autor, 2017.

O LD representa a minima concentracdo do analito que pode ser detectada pelo
equipamento, mas ndo necessariamente quantificada (INMETRO, 2010) e, o LQ representa a

minima concentracao do analito que pode ser quantificada pelo equipamento (RIBANI et al.,


https://chemicalize.com/#/calculation
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2004). O calculo destes parametros (LD e LQ) foi feito com base nos pardmetros da curva

analitica de calibracdo utilizando as equagdes seguintes:
LD =X+ tin-11-a)-S (25)

Na Eq. 25, X é a média dos valores dos brancos da amostra, t ¢ a distribuicdo de
Student, dependente do tamanho da amostra ¢ do grau de confianga s ¢ o desvio-padrao

amostral dos brancos da amostra.
LQ = 3,3XLD (26)

Os limites de deteccdo (LD) e de quantificagio (LQ) do equipamento foram
respectivamente 0,038 ¢ 0,12 pmol L.

Em relacio ao H>O3, os valores do LD e do LQ (3,40 e 10,2 umol L respetivamente)
da curva analitica de calibragdo para a determinacdo do H>O» (Figura 8).
Figura 8: Curva analitica de calibragdo para determinacdo de H>O», com utilizagdo de oxalato

de titanio.
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Fonte: Autor, 2017.

A curva analitica de calibragdo utilizada para a determinagdo de ferro (Figura 9)
dissolvido apresenta valor de LQ coerente para a determinacdo e/ou monitoramento das
concentragdes das espécies de ferro utilizadas durante os experimentos, exceto para os
experimentos feitos com 2 pmol L de ferro, cuja concentragio de ferro encontra-se abaixo

do LQ do equipamento (4,4 pmol L).



Figura 9: Curva analitica de calibrac¢do para determinacgdo de ferro total dissolvido.
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5.1.2. Influéncia das espécies e da concentragdo de ferro na degradagdo de CFC
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As fontes e a concentrag@o de ferro constituem um dos pardmetros operacionais para

eficiéncia do processo foto-Fenton, haja visto que doses excessivas de ferro contribuem para

eliminagdo de radicais HO' (RAHIM POURAN, ABDUL AZIZ ¢ WAN DAUD, 2015). Por

outro lado, a utilizagdo dos complexos organicos de ferro no processo contribui para o aumento

da eficiéncia de absor¢do da luz, uma vez que estes estendem a banda de absorg¢ao para a regiao

do visivel MACHULEK JR. et al., 2012). Neste contexto, foi avaliada a influéncia das espécies

(Fe?", Fe**, FeCit e FeOx) e concentracdo (2, 8, 16 e 32 pmol L!) de ferro na degradacio do

CFC utilizando uma concentragdo inicial de 44 pmol L' de H,O, a pH inicial 2,7 (Figura 10).
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Figura 10: Influéncia das espécies e da concentragio ((a) 2 pmol L', (b) 8 umol L', (c) 16
umol L' e (d) 32 umol L) de ferro (simbolos fechados) e consumo de H2Ox (simbolos abertos)
na degradagao do CFC em agua deionizada durante o processo foto-Fenton. Condigdes iniciais:

[CFC] = 2,01 + 0,09 pmol L''; [H,0,] = 44 pmol L' e pH =2,7.
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Fonte: Autor, 2017.

A concentracdo de ferro influenciou o decaimento e a eficiéncia de degradagao do CFC
(Figura 10-simbolos fechados), obtendo-se melhores resultados na presenca da maior
concentragdo de ferro avaliada (Figura 10d-simbolos fechados). Isso € explicado pela grande
quantidade de radicais hidroxila gerados, conforme observado pelo monitoramento do consumo
de H>O> (Figura 10-simbolos abertos).

Em relagdo as espécies de ferro, ndo foi observada influéncia no decaimento e eficiéncia
de degradagio do CFC com 2,0 pmol L' de ferro (Figura 10a). Isto ¢ devido a rapida
degradacdo dos complexos de ferro a concentragdo de ferro avaliada. Assim, em poucos
minutos de reacdo, ndo existem complexos FeCit ou FeOx e a rea¢do ocorre pela fotolise de
aquo-complexos das espécies de ferro. Por outro lado, obteve-se uma maior eficiéncia e
decaimento da concentragdao de CFC utilizando complexos de ferro e altas concentragdes de
ferro (Figuras 10b, c, d).
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Este fato ¢ devido ao maior rendimento quantico de geracdo Fe?" utilizando complexos
de ferro quando comparado aos sais de ferro (FAUST e HOIGNE, 1990; SOARES et al., 2015).
Além disso, observou-se uma diferencga significativa no decaimento da concentracao do CFC
na presenca de 32 umol L! FeOx e Fecit (Figura 10d). Usando FeOx, a concentragio de CFC
estava abaixo de LQ (<0,12 umol L) apés 30 min, enquanto que 40 min foram necessarios
usando FeCit (Figura 10d), o que ¢ justificado pelo alto rendimento quantico de geraco de Fe?*
usando FeOx (CLARIZIA et al., 2017).

Portanto, 32 umol L' de FeOx foi escolhido como a melhor concentragdo espécie de

ferro a ser usada nos proximos experimentos.

5.1.3. Influéncia da concentracdio do H;0; na degradacio do CFC

A concentragdo do H>O; € um importante parametro a ser avaliado durante o processo
foto-Fenton, uma vez que a eficiéncia do processo aumenta até uma determinada concentragao.
Para isso, a influéncia da concentracdo do H,O> (22, 44 e 88 pmol L) foi avaliada na
degradacio do CFC utilizando uma concentragio inicial de 32 pmol L' de FeOx e pH 2.7
(Figura 11).
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Figura 11: Influéncia da concentracdo do H>O> na degradacao do CFC (simbolos fechados) e
consumo de H>O> (simbolos abertos) em agua deionizada durante o processo foto-Fenton.

Condigdes iniciais: [CFC] = 2,01 £ 0,09 umol L''; [FeOx] =32 pmol L' e pH =2,7.
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Fonte: Autor, 2017.

Para uma concentragio inicial de H>O; igual a 22 pmol L', ocorreu um decaimento
expressivo do CFC nos primeiros 20 minutos, mantendo-se quase constante ap6s 20 min de
tratamento devido ao consumo completo de H>O» (Figura 11-simbolos abertos). Aumentando a
concentracdo de H,O; de 22 a 44 umol L', ocorreu um aumento do decaimento e da eficiéncia
de degradacao do CFC, o que resultou em uma redugdo do tempo de tratamento, atingindo o
LQ (<0,12 umol L) ap6s 30 min (Figura 11-simbolos fechados).

No entanto, o aumento adicional da concentragdo de H,O> de 44 a 88 umol L', diminuiu
o decaimento e a eficiéncia de degradacdo do CFC (Figura 11-simbolos fechados), aumentando
novamente o tempo de tratamento para 60 min. Isto ¢ devido ao fato de o excesso de H2O: atuar
como um sequestrador de radicais HO« (Eq. 16, 17 € 27-31) (NOGUEIRA et al., 2007; TROVO
et al., 2013) e, por outro lado, este fato ¢ reforcado pela quantidade de H>O» consumido, haja
visto que ocorreu um alto consumo de H>O> com 88 pmol de L' (Figura 11-simbolos abertos),
mesmo resultando em uma redu¢do da concentragdo do CFC e maior tempo de tratamento em
comparagdo com 44 umol L', o que é devido as reacdes paralelas ineficientes (Figura 11 -

simbolos fechados).

HO,* + HO* — H20 + O, k=71x10°M"'s" (27)
0,* + HO* > HO™ + O k=1.01x10°M" g (28)
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HO»* + H;0; > HO*+H,0+0;  k=05M"1s"! (29)
HO,* + HO»* — H,0, + O, k=83x10°M'gs! (30)
HO>* + 02 — HO; + O3 k=97x10"M'g! (31)

Com base nos resultados acima, a concentracdo de 44 pmol L' de H2O> foi escolhida

como a concentracao mais viavel e utilizada nos experimentos subsequentes.

5.1.4. Influéncia do pH na degradagédo do CFC

A influéncia do pH inicial (de 2,7 até 8,0) foi avaliada durante a degradagdo do CFC

pelo processo foto-Fenton (Figura 12) utilizando as concentragdes iniciais de 32 pmol L' de

FeOx e 44 pmol L' de H>0..

Figura 12: Influéncia do pH na (a) degradagdo da CFC, (b) consumo de H>O: ¢ (¢) ferro total

dissolvido durante o processo foto-Fenton: Condig¢des iniciais: [CFC] = 2,01 £ 0,09 umol L;

[FeOx] = 32 pmol L'!; [H20,] = 44 pmol L.
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O aumento do valor do pH diminui o decaimento e a eficiéncia de degradacao do CFC
(Figura 12a). Isso pode ser explicado pela fotoatividade diferente das diferentes espécies de
complexos de ferro em func¢ao de pH (BALMER e SULZBERGER, 1999; DOUMIC et al.,
2015). Em pHs entre 2,7 e 4,0, o ferro permanece como Fe(C204)2” e Fe(C204)3>, sendo
Fe(C204)2" a espécie predominante (Figura 13), que é o complexo de ferro mais fotoativo
(FAUST e ZEPP, 1993), conforme confirmado pelo maior consumo de H>O> nos pHs iniciais
2.7 ¢ 4.0 (Figura 12b), que gerou os melhores resultados da degradacao do CFC (Figura 12a).
Em pH inicial 5,0, a espécie predominante do complexo de ferro é Fe(C204)3* (90%) (Figura
13), que ¢ o complexo ferrioxalato mais estavel. Neste valor de pH, a presenga de espécies de
Fe(C204)2" representa apenas 5% (Figura 13), o que justifica os resultados obtidos (Figura 12a).
Em pH inicial 6,0, o complexo de Fe(C204),” ndlo existe e as espécies de Fe(C204)3:>" e Fe(OH)s
atingem equilibrio numa fragdo molar de cerca de 50% (Figura 13) e, aumentando o pH de 7,0
para 8,0, a maior parte do ferro estd na forma de precipitado (DOUMIC et al., 2015). Isso pode

ser refor¢cado pelo baixo valor do ferro total dissolvido (Figura 12c¢).

Figura 13: Diagrama de especiacdo de complexos férricos em fungdo do pH: Condigdes
iniciais: [Fe*"] = 7,16 x 10#mol L'!; [H2C204] = 2,15 x 103 mol L'!; [CI'] = 2,14 x 102 mol L
1 [SO4*1=2,5x 102 mol L.
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Embora os melhores resultados tenham sido obtidos a pH inicial entre 2,7 e 4, essa faixa
de pH ¢ inadequada para uma aplicacao real (PIGNATELLO, 1992).

Com vista nisso, foram realizados novos experimentos em pH inicial 6,0 avaliando o
excesso de ligante oxalato (Figura 14), visando evitar a precipitagdo de ferro durante a
degradacgdo de FeOx, como observado em estudos anteriores que trabalham em condi¢des quase
neutras (DE LUCA, DANTAS e ESPLUGAS, 2014; SOUZA et al., 2014; CLARIZIA et al.,
2017).

Os experimentos foram inicialmente realizados usando FeOx (preparado ex sifu) na
concentracio inicial de 32 umol L! e, sendo adicionado inicialmente um excesso do ligante de
oxalato (C204%) de 96 e 192 pmol L™ (Figura 14a), para gerar as razdes molares de ferro/oxalato

de 1:6 e 1:9, respectivamente.

Figura 14: Influéncia da propor¢do molar ferro/oxalato na (a) degradacdo de CFC e (b)
consumo de H>O: na degradagdo de CFC durante o processo foto-Fenton: Condig¢des iniciais:

[CFC] = 2,01 + 0,09 pmol L!; [FeOx] = 32 umol L'; [H202] = 44 pmol L'!; pH = 6,0.
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Fonte: Autor, 2017.

Com base nos resultados da Figura 14a, o controle da relacdo ferro/oxalato ¢ essencial
para alcangar uma melhor eficiéncia da degradacao do CFC em condigdes quase neutras. Uma
melhora no decaimento da concentracdo do CFC nos primeiros 30 min, principalmente
considerando 10 min, foi obtida usando a razdo molar de ferro/oxalato de 1:6 quando
comparado a razdo 1:3 (Figura 14a). Um comportamento semelhante foi observado durante a
mineralizagdo do diclofenaco usando uma razao molar de ferro/oxalato de 1:9 (SOUZA et al.,
2014). Por outro lado, aumentando o excesso de ferro/oxalato para 1:9, obteve-se uma redugao
no decaimento e eficiéncia de degradacdo do CFC (Figura 14a). Isso ocorre uma vez que o

oxalato pode ndo se complexar completamente com ions férricos em solugdo e, portanto, o
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excesso de oxalato compete com CFC por radicais hidroxila, reduzindo sua degradacao
(SOARES et al., 2015).

Uma vez que ocorreu uma melhora nos primeiros 30 min usando a propor¢ao molar de
ferro/oxalato de 1:6 e nenhuma diferenca significativa ocorreu entre 30 ¢ 60 min de tratamento
usando as razdes molar ferro/oxalato de 1:3 e 1:6, novos experimentos comecando com 1:6 ¢
realizando multiplas adigdes de 92 umol L' de oxalato durante o tratamento foram realizados,
a fim de aumentar o decaimento e eficiéncia de degradagao do CFC (Figura 14a).

Uma nova adi¢do de 96 umol L' de oxalato em 10 min contribuiu para a melhoria da
eficiéncia de degradacdo do CFC, atingindo 85% apo6s 20 min de tratamento. No entanto,
obteve-se um decaimento lento entre 20 e 60 min de tratamento.

Assim, foi feito outro experimento, fazendo duas novas adi¢cdes de 96 pmol L' de
oxalato em 10 e 20 min, respectivamente (Figura 14a), resultando em um excesso total de 288
umol L' de oxalato. Conforme observado, as adi¢des multiplas melhoraram a velocidade € a
eficiéncia da degradacdo do CFC, uma vez que sua concentrag¢do ficou abaixo da LQ (<0,12

umol L) ap6s 40 min de tratamento (Figura 14a), equivalente a uma dose de energia acumulada

UVA de 54 k] m™.

5.1.5. Identificagdo dos PDs do CFC e avaliagdo da toxicidade aguda para V. fischeri

Com o objetivo de identificar os principais PDs e monitorar a evolugdo da toxicidade
para a bactéria V. fischeri, foi realizado um novo experimento sob radiagao artificial usando 32
umol L' de FeOx, 44 umol L' de H>O; e pH 6,0, mas aumentando o tempo de tratamento até
120 minutos, equivalente a uma dose de energia acumulada UVA de 161 kJ m™. Neste caso, as
amostras foram coletadas a cada 20 min, acumulando-se nesse intervalo, uma dose de energia
UVA de 27 kJ m? (Figura 15). Na sequéncia, foram realizados dois experimentos sob radiagio
solar e as amostras foram coletadas apos atingir a mesma dose de energia UVA obtida sob

radiagdo artificial (Figura 15).
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Figura 15: Perfil de degradacdo do CFC durante o tratamento foto-Fenton sob radiagdo
artificial e solar. Condig¢des iniciais: [CFC] = 2,01 £ 0,09 umol L!; [FeOx] = 32 umol L;
[H202] = 44 umol L'!; pH = 6,0.
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Fonte: Autor, 2017.

O aumento do tempo de tratamento de 60 para 120 min (dose de energia UVA
aumentada de 80 para 161 kJ m%) sob radiacio artificial e sem novas adi¢des do ligante oxalato,
aumentou a eficiéncia da degradacdo do CFC de 75% para 95% (Figura 15). Por outro lado, em
termos de velocidade, ocorreu uma degradagao mais rapida do CFC sob radiacdo solar quando
comparada a radiagdo artificial, atingindo, respectivamente, 85% contra 49% de degradagao de
CFC ap6s 27 kI m™ (Figura 15). Isto é devido ao maior espectro fornecido pela radiagdo solar,
que beneficia a absor¢do de radiacdo por FeOx usando radiacdo solar (Figuras 16b e d). Como
consequéncia, podem ser alcangados maiores rendimentos quénticos de formagdo de Fe** e
producdo de radicais hidroxila, proporcionando uma degradacdo mais eficiente. Os resultados
obtidos na comparacao entre fotdlise e degradacdo do CFC através do processo foto-Fenton
usando FeOx (Figura 17b) justificam o consumo mais rapido do CFC sob irradiagdo solar. Apds
uma dose de energia acumulada UVA de 27 kJ m™, 78% do CFC foi degradado usando radiagio
solar, enquanto utilizando radiacdo artificial e essa mesma dose de energia UVA, apenas 30%

de degradagao foi atingida. (Figura 17b).
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Figura 16: Espectro tipico de: (a) uma lampada fluorescente de luz negra, (b) distribuicao da
radiacdo solar na terra e (c) espectro de solugio aquosa de 6,19 pmol L' de CFC e d) espectro

de solugdio de 32 umol L! de FeOx.

Intensity (counts): Intensidade (contagens); Wavelength: Comprimento de onda.

Fonte: Autor, 2017
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Figura 17: Degradacdo de CFC em agua deionizada por (a) hidrélise (pH 2,7; 5,8 € 9,0) e (b)
fotdlise sob radiacdo solar (simbolos fechados) e artificial (simbolos abertos) em pH inicial 6,0.

Condigdes iniciais: [CFC] = 2,01 £ 0,09 umol L'!; [FeOx] = 32 pmol L!; [H202] = 44 umol L~
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O CFC nio sofreu hidrdlise para os diferentes valores de pH (Figura 17a). Também
foi observado que houve apenas 29% de fotodegradacdo do CFC sob radiagdo artificial
enquanto sob radiagdo solar, foi obtida 79% de degradac¢do do CFC apds uma dose de energia
UVA de 80 kJ m? (Figura 17b). Conforme esperado, a adi¢io de H>O> sob radiacio solar nio
aumentou a eficiéncia de degradagdo do CFC comparativamente a fotolise solar do farmaco.
Uma pequena melhora foi obtida somente sob radiacdo artificial (Figura 17b), o que ¢
justificado pelas diferencas espectrais das fontes de radiagao (Figuras 16a e b).

Por outro lado, a adicao de FeOx sob radiacao solar apenas melhorou a degradagao
em termos de cinética de degradagdo.

E importante enfatizar que durante a excitagio eletrénica de complexos de Fe (III)
na presenca de oxigénio dissolvido, podem ser geradas espécies reativas de oxigénio do
processo de transferéncia de elétrons entre Fe?* e O,. Como consequéncia, pode ocorrer
geragdo in situ de H2O», o que pode favorecer a producao de radicais hidroxila, bem como
espécies extra oxidativas (O2"/HO,™ e R"), justificando a degrada¢ao do CFC mediada pelo
processo foto-Fenton sem a adicdo de H»O, (BALMER e SULZBERGER, 1999;
VILLEGAS-GUZMAN et al., 2017; ZUO e DENG, 1997; ZUO e HOIGNE, 1992;
BATISTA, COTTRELL e NOGUEIRA, 2014). Além disso, a influéncia expressiva da
radiacdo solar na degradagdo do CFC quando comparada a reacdo sob irradiagdo artificial
deve estar relacionada a grande sobreposi¢do entre o espectro de absor¢cao do CFC (Figura

16¢) e o espectro solar, quando comparado ao espectro de emissao da lampada (Figuras 16a
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e b). Um comportamento semelhante também foi observado durante a degradagao do fipronil
por fotocatélise heterogénea sob irradiaco artificial e solar (GOMES JUNIOR et al., 2017).

Embora uma degradagao mais rapida do CFC sob irradiagdo solar tenha ocorrido em
uma dose de energia acumulada UVA de 27 kJ m™, aumentando a dose de energia UVA até
161 kJ m™, a mesma eficiéncia de degradacio foi alcangada usando ambas fontes de radiagio
(Figura 15). Por outro lado, sob irradiagio solar e fazendo uma nova adi¢io de 96 pmol L
de oxalato nos primeiros 27 kJ m™ de dose de energia acumulada UVA, a concentragio de
CFC ficou abaixo do LQ (< 0,12 umol L) apoés apenas 54 kJ m (Figura 15).

Usando a radiacdo artificial, este comportamento s6 foi possivel para a mesma dose
de energia UVA (equivalente a 40 minutos de radiagdo artificial) utilizando um grande
excesso de oxalato — 288 pmol L' (Figura 14a). Assim, esses resultados demonstram a
viabilidade do uso da radiagao solar em comparagdo com a radiacao artificial, o que pode ser
extremamente vantajoso devido a redu¢do dos custos de energia.

Além disso, ndo foi observada toxicidade para V. fischeri para a solugdo inicial de CFC
na auséncia e na presenca de FeOx (32 pmol L). O mesmo para os seus PDs (Figura 18), com
excegdo das amostras coletadas em uma dose de energia acumulada UVA de 54 kJ m™ nos
experimentos sob irradia¢do solar. Neste caso, observou-se uma inibicao de 51%, sugerindo a
existéncia de PDs de maior toxicidade neste material. Aumentando o tempo de tratamento, a

toxicidade diminuiu como consequéncia da degradacgao desses PDs (Figura 18).
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Figura 18: Perfil de inibig@o para a bactéria V. fischeri durante o tratamento foto-Fenton sob
radiacdo artificial e solar. Condig¢des iniciais: [CFC] = 2,01 £ 0,09 umol L'!; [FeOx] = 32 pmol
L!; [H202] = 44 umol L'!; pH = 6,0.
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Esta diferenga pontual na toxicidade pode ser uma consequéncia da formagao de PDs
diferentes, ou os mesmos, mas em diferentes concentragdes. Assim, as amostras foram
submetidas a uma analise LC-MS-Q-TOF com o objetivo de identificar os principais PDs em
cada processo. No entanto, nessas condi¢des, nao foi possivel observar a geracdao de PDs devido
a baixa concentragdo inicial de CFC utilizada. Neste contexto, foram realizados novos
experimentos com as mesmas condi¢des de reagentes, mas com aumento dez vezes maior na
concentracdo de CFC, o que resolveu essa limitagao.

Durante a degradagdao do CFC pelo processo foto — Fenton, foi possivel identificar trés
PDs por andlise Q-TOF-LC-MS/MS, como mostrado no cromatograma apresentado na Figura

19.
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Figura 19: Cromatograma Q-TOF-LC-MS/MS apo6s (a) 160 kJ m? e (b) 122 kJ m™ durante a
degradagdo do CFC sob radiagdo (a) artificial e (b) solar. Condi¢des iniciais: [CFC] = 20 umol
L!; [FeOx] = 32 umol L''; [H202] = 44 umol L'!; pH = 6,0.
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CAP = CFC; TP1 = PD1; TP2 = PD2; TP3 = PD3.

A existéncia de um desses produtos de transformacao (PD3) ndo foi até entdo relatada
na literatura. A Tabela 7 mostra informagdes Uteis sobre os compostos identificados e a Figura

20 apresenta uma proposta de fragmentagao para CFC e os PDs identificados.
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Tabela 7: Medi¢des de massas acuradas encontradas mediante analises Q-TOF-LC-MS/MS (modo negativo) de CFC e PDs durante o processo
foto-Fenton sob radiagdo artificial e solar. Condig¢des iniciais: [CFC] = 20,1 £ 0,9 umol L!; [FeOx] = 32 pmol L'!; [H20,] =44 umol L*!; pH =
6,0.

Radiacao artificial* Radiagao solar**
Composto te Formula cal;/c[l?lszga Massa Erro Massa Erro
p (min) [M-HJ experimental (ppm) LDE*  experimental (ppm) LDE*
[M-HJ PP [M-HJ PP
PDl1-a Ci10H7CIhN2O4 288,9783 288,9773 5,16 7,5 288,9806 -6,2 7,5
PD1-b C7He¢NO4 168,0297 168,0292 6,08 5,5 168,0300 1,23 5,5
CFC —a Ci10H10CIN2O4 257,0329 257,0334 1,76 6,5 257,0340 -2,89 6,5
CFC -b CoHsNO4 194,0453 194,0449 4,96 6,5 194,0457 0,43 6,5
CFC — CoHeNO3" 176,0348 176,0342 6,07 7,5 176,0364 -6,92 7.5

PD2-a CsH4NO2 122,0242 122,0240 8,8 5,5 122,0243 3,53 5,5
PD3-a C10HsCIN205 271,0122 271,0159 -14,18 7,5 271,0185 -19,21 7,5
PD3-b Ci0H7N205 235,0355 235,0427 -26,49 8,5 235,0417 -21,67 8,5
PD3-c C7HsNOs 150,0191 150,0223 -17,49 6,5 150,0230 -22,23 6,5

*160 k] m2; #*122 kJ m2; t, = tempo de retengdo; “ligacdo dupla equivalente.



Figura 20: Estruturas e proposta de fragmentacdo para CFC e os PDs identificados.
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A fragmenta¢do do CFC apresentou as razdes m/z de 257, 194 e 176 (Figura 20), como
observado anteriormente por Berendsen et al. (2011) (BERENDSEN et al., 2011).

O fragmento i6nico m/z 257 parece ser produzido apos a eliminagdo de HCI e CO a
partir do CFC ionizado (m/z 321), com a ligagao dupla equivalente (LDE) mantida a 6,5 (Tabela
7). A perda do grupo amida e a formacao do grupo carbonilo benzilico resultam no fragmento
i6nico CFC-b (m/z 194), mantendo o valor anterior do LDE. Através de uma andlise das
estruturas de ressonancia, ¢ possivel concluir que a carga negativa do ion molecular CFC (m/z
321) deve estar na posi¢cao — meta em relagdo ao nitro — grupo, no anel aromatico. Neste caso,
¢ possivel formar um anel com a perda do grupo amida e subsequente perda de agua, produzindo
o ion produto CFC-c (m/z 176) (Figura 20).

O PDI produziu a razdo m/z de 337, para a qual a formula de melhor ajuste foi
C11H11CI2N2Og™ (molécula desprotonada) com erro de -0,52 ppm. Esta espécie corresponde a
adi¢do de um radical hidroxila a molécula do CFC, o que ¢ consistente com a formagdo de
derivado monohidroxilado, como observado na literatura (GHAUCH et al., 2017; TROVO et
al., 2014).

A fragmentacdo MS/MS do PDI1 (m/z 337) apresenta o fragmento i6nico PD1-b (m/z
168), confirmando a hidroxilagdo do anel aromatico (Figura 20). Esta espécie, produzida por
clivagem entre o carbono benzilico e o resto do PDI, resulta em uma diminui¢do do valor de
LDE de 7,5 (PD1-a) para 5,5 (PD1-b) (Tabela 7). Além disso, o fragmento i6nico PD1-a (m/z
289) confirma a estrutura do PD1, uma vez que esse ion ¢ derivado da eliminacdo de agua e
formaldeido nesta espécie. O aumento de LDE de 6.5 (PD1) para 7.5 (PD1-a) (Tabela 7)
confirma as eliminagdes para obter o fragmento PDl1-a, com a formagdo de uma ligagdo
insaturada adicional (Figura 20).

A fragmentacdo MS/MS do fragmento i6nico PD2 (m/z 166) resulta na formagao de
PD2-a, uma espécie ionica com m/z 122 sugerindo a descarboxilacdo de PD2 (Figura 20),
produzindo uma diminui¢ao de LDE de 6,5 (PD2) a 5,5 (PD2-a) (Tabela 7) devido a perda de
um grupo carbonilo, de acordo com a literatura (GARCIA-SEGURA, CAVALCANTI e
BRILLAS, 2014; GIRI e GOLDER, 2014).

Analisando os dados obtidos para TP3 e comparando com CAP (Tabela 1), obteve-se
um aumento de LDE de 6,5 para 7,5. Além disso, a férmula molecular de PD3 apresenta um
atomo de oxigénio extra. Isto sugere que, durante a degradacdo do CFC, uma insaturagdo ¢
formada com a adig¢@o concomitante de oxigénio (Figura 20).

A fragmentacdo MS/MS do fragmento i6nico PD3 (m/z 335) resulta na formagdo de

PD3-c, uma espécie i6nica com m/z 150 e LDE 6.5. O valor de LDE sugere que o oxigénio
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adicional ndo esta presente no anel aromatico, mas no carbono benzilico como grupo carbonilo.
A partir do PD3, o fragmento i6nico PD3-a (m/z 271) foi produzido pela perda de HCI e CO
(Figura 20), sendo o LDE mantido a 7,5 (Tabela 7). Na sequéncia, com a perda de HCI, o
fragmento PD3-b (m/z 235) foi produzido (Figura 20), com uma insaturacdo adicional,
justificada por um aumento de LDE de 7,5 para 8,5 (Tabela 7).

Os mecanismos iniciais propostos para a degradacdo do CFC mediada pelo processo
foto-Fenton sob irradiagdo solar e artificial sdo semelhantes, envolvendo o ataque do radical
hidroxila (HO¢) (Figura 21).

Com base neste mecanismo, o ataque inicial de HO* pode ocorrer no anel aromatico ou
no carbono benzilico, produzindo este Gltimo um radical benzilico, estabilizado por estruturas
de ressonancia (Figura 21).

Novos ataques de HO+ podem ocorrer no radical benzilico de duas maneiras, produzindo
o PD2 e o PD3. A adi¢do de HO* no radical benzilico produz um diol germinal instavel,
facilmente convertido no acido carboxilico PD2.

A remocdo de hidrogénio do grupo hidroxila no radical benzilico produz um
intermediario, que na sequéncia pode ser atacado por outro HO+ produzindo um radical a-
carbonilo, estabilizado por ressonancia. Na sequéncia, ¢ adicionado outro HO« para produzir o

composto PD3.

Figura 21: Mecanismos iniciais propostos para a degradagao do CFC.
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5.2. Agua superficial — 4gua do Rio Uberabinha
5.2.1. Caracterizacgdo da dgua do Rio Uberabinha

A amostra de dgua do Rio Uberabinha que abastece a estacdo de tratamento de agua
Bom Jardim de Uberlandia (4gua bruta) foi coletada para simular uma contaminagao real com
o CFC. Os parametros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo desta matriz estao
apresentados na Tabela 8.

A 4gua de rio apresenta uma composicdo complexa, caracterizada pela presenca de
matéria organica ¢ de ions inorgénicos, com destaque para a presenga de bacilos de origem
fecal (coliformes) e de ions cloreto, nitrato, sulfato e ferro total dissolvido (Tabela 8). Por
outro lado, os valores registrados referentes a turbidez, ao odor e a cor sdo consequéncia direta
da complexidade da composi¢ao desta matriz. No entanto, o conhecimento sobre a composi¢ao
da matriz ¢ de extrema importancia, visto que muitos deles podem interferir no processo de

degradacao.
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Tabela 8: Pardmetros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo da agua de rio (bruta),

coletada na ETA Bom Jardim.

Analise Resultado
DBO (mg L) 3,70
Oleos e graxas (mg L) <10,00
Oxigénio dissolvido (mg L) 8,10
pH" 5,8
Sélidos totais dissolvidos (mg L) <10,00
Turbidez (NTU) 5,80
Coliformes termotolerantes (UFC mL™) 363,00
Cloreto (mg L) 1,39
Ferro total dissolvido (mg L) 0,50
Fluoreto (mg L) <0,05
Fosforo (mg L) <0,05
Nitrato (mg L) 0,94
Nitrito (mg L) <0,03
Nitrogénio amoniacal (mg L) <0,20
Sulfato (mg L) 0,82
Sulfeto de hidrogénio (mg L) <0,002
Cor verdadeira (UC) 3,00
Gosto Presenca
Odor Presenga
Clorofila a (ug L) 2,67
Alcalinidade (mg L' CaCOs)" 22
Condutividade (uS cm™)* 7,2
DQO (mg L)* 13

*Determinado em nosso laboratorio
NTU: Unidade Nefelométrica de Turbidez;
UC: Unidade de cor;

UFC: Unidade Formadora de col6nia.

Fonte: BIOETICA AMBIENTAL.



73

A determinacgao cromatografica do CFC foi feita com base no método analitico avaliado
para os experimentos com agua deionizada. Contudo, foi feita uma nova curva analitica de
calibracao (Figura 22) para determinacdo do farmaco nesta matriz, nas mesmas condigdes

experimentais.

Figura 22: Curva analitica de calibragdo para quantificacdo do CFC em agua de rio.
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Fonte: Autor, 2017.

Comparando os valores do LD e do LQ do CFC nas duas matrizes (dgua deionizada e
agua de rio) (Figuras 7 e 22), uma sensibilidade 2 vezes menor foi obtida para agua de rio, o

que ¢ justificado pela composi¢cdo dessa matriz (Tabela 8).

5.2.2. Influéncia da concentracio da espécie FeOx na degradacio do CFC

O complexo FeOx foi a melhor espécie de ferro na degradagdo do CFC em agua
deionizada, sendo possivel degradar eficiente o CFC em pH inicial 6,0. Neste contexto, e
considerando o pH natural desta matriz (5,8), inicialmente foi avaliada a influéncia da
concentracdo (16, 32, 48 e 64 pmol L") de FeOx na degradacio do CFC na presenca de 44
umol L' de H>O> em pH natural da matriz (5,8).
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Figura 23: Influéncia da concentracdo de FeOx (a) na degradacdo de CFC, (b) consumo de

H>0: e (c) ferro total dissolvido em dgua do rio pelo processo foto-Fenton. Condigdes iniciais:

[CFC] = 2,01 + 0,09 pmol L''; [H,0,] = 44 umol L' e pH natural (5,8).
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Fonte: Autor, 2017.

Conforme descrito na discussdo sobre a influéncia da concentragdo de ferro na
degradacao do CFC em 4gua deionizada, a concentragdo de FeOx teve influéncia na eficiéncia
de degradacdo do CFC em dagua de rio (Figura 23a). Neste contexto, foi observado que o
consumo de H2O: (Figura 23b) e a eficiéncia de degradacdo aumentaram com o aumento da
concentragdo de FeOx de 16 para 32 e 48 umol L', sendo que de 48 para 64 pmol L', nio
houve uma diferenca significativa na eficiéncia e no decaimento da concentragdo do farmaco
(Figura 23a). Isso pode ser explicado pelo fato do excesso de ferro atuar como sequestrador de
radicais hidroxila (Eq. 15). Além disso, a absorcao da radiacdo pelo ferro ocorre até uma certa
concentracgdo de ferro. Em excesso, ele passa a limitar a penetragdo de radiacao.

A utilizagdo de 48 e 64 umol L! de FeOx foi responsavel por 89% de degradagio do
CFC, contra 36 e 70% utilizando 16 e 36 umol L*!, respectivamente. Foi também observada

uma semelhanca na cinética das reagdes com 48 e 64 umol L™! e, por isso, foi escolhida a menor
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concentracdo (48 umol L') como a melhor a ser utilizada para os proximos experimentos de

degradagdo do CFC.

5.2.3. Influéncia do H:0: e do excesso de ligante na degradac¢do do CFC

A semelhanga dos experimentos em agua deionizada, a avaliagio das concentragdes (44,
60 e 88 umol L!) de H20: foi feita a fim de determinar a melhor concentragdo deste peréxido

para a melhor eficiéncia de degradagdo do CFC em 4agua de rio (Figura 24).

Figura 24: Influéncia da concentracdo do H20O:2 na (a) degradagdo do CFC e (b) consumo de
H>0O2 em 4gua de rio por processo foto-Fenton. Condig¢des iniciais: [CFC] = 2,01 = 0,09 umol
L!; [FeOx] = 48 umol L'! e pH natural (5,8).

o
<

1,0 = crc —~ J
\ CFC - FeOn W44 umol L H0, —L_] —MB— 44 umol LJ H,0,
03 '_;;‘/ “ A 60 pmol L HO, = 754 —A—60umol L” H,0,
- - -1
o ’ A\; 88 pmol L' H,0, = 88 umol L" H,0,
S 2 3 60+
KO o
= A N 454
— = an) A A
S 04 3 a— .
S| . 30 Ay =
B N 2
4 A
0.2 \!\ a . é 151 %
= = —
(a) — / (b)
070 T T T T T T T 0 r T T T T T T
0 5 10 15 20 25 30 0 5 10 15 20 25 30
Tempo (min) Tempo (min)

Fonte: Autor, 2017.

Os valores das concentragdes avaliadas de H2O2 mostraram-se eficientes na degradacao
do CFC, tendo sido obtida degradagao minima e maxima de 89 e 95%, respectivamente (Figura
24a). O aumento da concentragio de H>O> de 44 para 60 umol L' ndo causou sinergismo na
eficiéncia de degradacdo (Figuras 24a), tendo sido observado que a utilizagdo de 88 umol L™!
de H>O» permitiu a obtencao de 95% de degradacao do CFC contra 89% obtido usando 44 e 60
umol L' de H,0». No entanto, esta pequena diferencga niio justifica o uso da maior concentracio
de H20O3, sendo escolhida e utilizada nos préximos experimentos a concentra¢ao de 44 umol L
' H,0..

Na sequéncia, foram feitos experimentos visando evitar a precipitagdo de ferro, visto
que durante o processo foto-Fenton ocorre a fotdlise do FeOx e a concentragdo de ferro

dissolvido em solucdo diminui (Figura 23c). Assim, foram feitos novos experimentos com
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adi¢des do ligante oxalato somente em 10 minutos num dos experimentos e, no segundo, em 10

e 20 minutos, considerando a razdo molar ferro/oxalato 1:3 (Figura 25).

Figura 25: Influéncia do excesso de ligante na (a) degradagdo do CFC, (b) consumo de H>O»
e (c) ferro total dissolvido em agua de rio por processo foto-Fenton: Condi¢des iniciais: [CFC]

=2,01£0,09 umol L'!; [FeOx] = 48 pmol L!; [H2O, = 44 pmol L! e pH natural (5,8).
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Fonte: Autor, 2017.

Conforme descrito nos resultados sobre a degradacdo do CFC em é4gua deionizada
(Figura 14a), o controle da relagdo ferro/oxalato ¢ essencial para alcangar uma melhor eficiéncia
da degradagdao do CFC em condic¢des quase neutras e, com base na figura 25a, este controle
mostrou-se também essencial para a degradagao do CFC em pH natural da 4gua de rio.

A adigdo de 144 umol L' de oxalato em 10 minutos contribuiu para melhor eficiéncia
de degradagdo do CFC usando a razdo molar ferro:oxalato 1:3, uma vez que a concentracao do
farmaco ficou abaixo do LQ (<0,24 umol L) apés 30 min de irradia¢io (Figura 25a). As

adi¢des de 144 umol L' de oxalato em 10 e 20 min, ndo resultaram em um sinergismo quando
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comparado aos resultados obtidos na auséncia de excesso do ligante (Figura 25a). Isso ¢
justificado conforme descrito no item J5./.4., o excesso de oxalato ndo é complexado
completamente com ions férricos em solucao e, portanto, o excesso de oxalato compete com
CFC por radicais hidroxila, reduzindo a sua degradagao (SOARES et al., 2015). Por outro lado,
a maior eficiéncia de degradagdo do CFC (Figura 25a) e a maior disponibilidade do ferro total
dissolvido (Figura 25c¢) durante a degradagdo do CFC com a adi¢io de 144 pmol L' de oxalato
em 10 minutos, sugere que os ions oxalato complexam completamente com ions férricos e,
posteriormente, ocorre a geragdo de fons Fe?" que, dependendo da disponibilidade da
concentragdo do H>O», permitem uma nova producdo de radicais hidroxila (Figura 25b) ¢ a

consequente melhoria na eficiéncia de degradacdo do farmaco.

5.2.4. Avaliacado da toxicidade para a bactéria Vibrio fischeri

Ap6s a definicdo da melhor condig¢do experimental para a degradagdo do CFC em agua
de rio e, com o objetivo de monitorar a evolugdo da toxicidade para a bactéria V. fischeri, foram
realizados quatro experimentos (Figuras 26a e b), sendo dois de degradacao do CFC sob
radiagdo artificial e solar e outros dois de degradacao apenas dos componentes da matriz de rio,
também sob radiacdo artificial e solar (Figura 26b), todos usando a melhor condicio
experimental previamente definida. Para os experimentos sob radiagdo artificial, as amostras
foram coletadas em 5, 15 e 30 minutos, acumulando-se nesse intervalo, uma dose de energia
UVA de 5,9, 18,7 e 37,6 k] m™, respectivamente (Figura 26a e b), e, sob radiagdo solar, as
amostras foram coletadas apos atingir a mesma dose de energia UVA obtida sob radiagdo

artificial (Figura 26a e b).
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Figura 26: Perfil de (a) degradacdo do CFC e (b) inibi¢do para a bactéria V. fischeri durante o
tratamento foto-Fenton sob radiagao artificial e solar. Condigdes iniciais: [CFC] = 2,01 + 0,09

pumol L!; [FeOx] = 48 umol L'; [H202] = 44 umol L''; pH = 5,8.
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A semelhanca da degradagdo do CFC sob radiagio artificial e solar em agua deionizada,
foi também observada durante a degrada¢do do mesmo farmaco em agua de rio, sendo obtida
uma degradacdo mais rapida sob radiacdo solar quando comparada a radiacdo artificial, 100%
contra 90% de degradacdo apés 18,7 kJ m™ (Figura 26a). Este comportamento deve-se a
absorbancia da espécie FeOx e a diferenca dos espectros de emissdo das lampadas e do sol,
conforme descrito no item 4./7.5.

Foi observado que a toxicidade somente da matriz (dgua de rio) ¢ menor quando
comparada a da matriz na presenga do CFC (Figura 26b) e, apos adi¢do de FeOx (48 umol L)
(Figura 26b).

Durante a degradacao de CFC sob radiacao artificial, € possivel observar que os PDs
formados inicialmente em 5,9 kJ m apresentam uma menor toxicidade quando comparado a
do CFC, haja visto que para esta mesma dose de energia, o mesmo valor de inibi¢do foi obtido
para o experimento controle na auséncia de CFC (Figura 26b). Contudo, com o aumento da
dose de energia de 5,9 para 37,6 k] m™, a toxicidade aumentou e ficou proximo ao valor inicial
obtido para a solugdo de CFC (Figura 26b). Comportamento semelhante foi obtido para o
experimento controle, o que indica que este aumento da toxicidade ¢ devido a degradacdo dos
componentes organicos da matriz de dgua de rio e ndo dos PDs do CFC (Figura 26b).

Sob radiagdo solar também houve a geracdo de PDs de menor toxicidade, visto que
praticamente a mesma inibicao foi obtida para os experimentos na presenca e auséncia de CFC
(Figura 26b). Além disso, a degradagdo dos componentes da matriz gera intermedidrios de

menor toxicidade, contrario ao comportamento observado para os experimentos sob radiagdo
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artificial (Figura 26b), o que mostra a viabilidade do uso de radiagdo solar para o tratamento de

efluentes reais.

5.3. Agua residual - Agua de efluente da ETE

5.3.1. Caracterizacio da Agua de efluente da estacio de tratamento de esgoto (ETE)

A amostra da 4gua de efluente da ETE Uberabinha, a qual recebe e trata 95% do afluente
gerado pela populacao de Uberlandia, também foi coletada para simular uma contaminagao real
com o antibiotico CFC. Os parametros fisico-quimicos referentes a caracterizagdo desta matriz
estao apresentados na Tabela 9. Vale ressaltar que a maioria dos parametros foram fornecidos

pelo Departamento Municipal de Agua e Esgoto (DMAE) — Uberlandia, MG.
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Tabela 9: Parametros fisico-quimicos referentes a caracterizagdo do efluente da ETE

Uberabinha.

Analise Resultado
Acidos volateis (mg L) 33,0
Alcalinidade de Bicarbonato (mg L) 192,0
Cloreto (mg L) 173,8
pH" 7,7
Condutividade (uS cm™)* 846
DBO (mg L) 95
DQO* (mg L) 202
Fosforo Total (mg L) 0,92
Nitrogénio Amoniacal (mg L") 31,7
Sélidos Suspensos Fixos (mg L) 7,0
Sélidos Suspensos Totais (mg L) 27,0
Sélidos Suspensos Volateis (mg L) 20,0
Sélidos Sedimentaveis (mL Lh!) 0,10
Turbidez (NTU) 55,2
Alcalinidade (mg L' CaCO3)" em pH 7,7 269
Alcalinidade (mg L' CaCO3)" em pH 6,0 84
Ferro total dissolvido (umol L)* 8,3

*Determinado em nosso laboratorio
NTU: Unidade Nefelométrica de Turbidez; )
Fonte: DMAE — Departamento Municipal de Agua e Esgoto — Uberlandia, MG.

A agua de efluente apresenta uma composi¢do complexa caracterizada pela presenca de
matéria organica e ions inorganicos, com destaque para bicarbonato, cloreto e solidos totais
suspensos e volateis, os quais podem interferir no processo de degradacao.

A determinacao cromatografica do CFC foi feita com base no método analitico avaliado
para os experimentos com as matrizes anteriores (agua deionizada e dgua de rio). Contudo, foi
feita uma nova curva analitica de calibra¢do (Figura 27) para determinag¢do do farmaco nesta

matriz, nas mesmas condi¢des experimentais.
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Figura 27: Curva analitica de calibracdo para quantificagdo do CFC em agua de efluente da

ETE.
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Fonte: O Autor, 2017.

Comparando os valores do LD e do LQ do CFC nas trés matrizes (dgua deionizada, 4gua
de rio e de efluente da ETE) (Figuras 7, 22 e 27), uma sensibilidade 2 e 4 vezes menor foi obtida
respectivamente para agua de rio e efluente de ETE quando comparado a 4gua destilada, devido

a maior complexidade dessas matrizes (Tabelas § e 9).

5.3.2. Influéncia da concentracdo da espécie FeOx na degradagido do CFC

Os experimentos com a matriz de efluente de ETE foram realizados utilizando
concentragdes maiores de FeOx (32, 48, 64 e 80 pmol L) e H,O (440 pumol L-1) durante a
degradacdo do CFC em pH inicial 7,7 (natural do efluente de ETE) devido a presenca de uma
grande quantidade de espécies organicas e inorganicas presentes nesta matriz (Tabela 9).

Embora a quantidade estequiométrica calculada de H>O> necessaria para a oxidagao
completa do efluente seja de 12625 umol L', utilizou-se menor concentragio de H2Oa,
considerando que o objetivo do tratamento foto-Fenton proposto neste trabalho foi a degradacgao
do CFC presente em baixa concentragio (2,01 + 0,09 umol L) e ndo a mineralizagio do

efluente.
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Figura 28: Influéncia da concentragdo de FeOx na (a) degradagdo de CFC, (a) consumo de
H>0; e (b) ferro total dissolvido em agua de efluente da ETE pelo processo foto-Fenton.

Condigdes iniciais: [CFC] = 2,01 £ 0,09 umol L''; [H202] = 440 pmol L' e pH natural (7,7).
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Fonte: O Autor, 2017.

Nas condigdes descritas acima, ndo ocorreu degradacdo do CFC em 30 min para todas
as concentracdes de FeOx avaliadas (Figura 28a), mesmo ap6s um consumo préximo de 200
umol L' H,0» (Figura 28a). Isto pode ser explicado pela carga organica elevada (DQO = 202
mg O> L' e DBO =95 mg O, L"), presenca de espécies inorganicas (alcalinidade = 269 mg L
! - soma da concentrac¢io de ions carbonato, bicarbonato e hidréxido e cloreto = 174 mg L) e
o rapido decaimento na concentracao de ferro dissolvido (Figura 28b).

A matéria organica compete com o CFC por radicais hidroxila, enquanto as espécies
inorganicas atuam como sequestradores de radicais hidroxila ou complexam com ferro (DEVI
et al., 2013; SOARES et al.,, 2015). Um comportamento semelhante ocorreu durante a
degradacao de farmacos em agua fresca simulada contendo uma concentracdo elevada de
carbonato, onde foram necessarias altas quantidades de ferro para melhorar a eficiéncia
(KLAMERTH et al., 2009). Portanto, o alto valor de alcalinidade em pH 7,7 da matriz deve-se
a presenca de ions bicarbonato e carbonato, os quais atuam como sequestradores de radicais
hidroxila, competindo especialmente com o CFC por radicais hidroxila (KLAMERTH et al.,

2009) diminuindo significativamente a eficiéncia de degradagao do antibiotico (Eq. 32 e 33).

HO- + HCO3” — H20 + CO5™ (32)
HO-« + CO3> — OH™ + COs™ (33)

Por outro lado, embora os ions cloreto possam sequestrar os radicais hidroxila, a baixa

concentracio no efluente (174 mg L', equivalente a 4,5 mmol L' - Tabela 9) sugere que estes
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ndo interferem no processo de degradacao, sugere que ndo interfira no processo de degradagao,
uma vez que os efeitos prejudiciais significativos geralmente sdo observados acima de 30 mmol
L' (MARSON et al., 2017).

Em relagdo ao valor inicial do pH 7,7, a presenca de complexos de FeOx soluveis ocorre
até pH 7,0, uma vez que, acima deste valor de pH, o ferro estd maioritariamente como Fe(OH)3,
que tende a precipitar devido a baixa solubilidade em dgua (DOUMIC et al., 2015), observado
desde o inicio da reagdo, para todas as concentracdes de FeOx avaliadas (Figura 28b).

Com o objetivo de aumentar a eficiéncia de degradagao do CFC, um novo experimento
foi realizado apds o ajuste do pH do efluente para 6,0 (um valor de pH viavel para o tratamento
em grande escala), uma vez que a redu¢do do valor do pH permite a eliminagdo de espécies de
carbonato e a presenca de espécies soluveis de FeOx (Figura 29c). Neste pH, a alcalinidade
diminuiu de 269 para 84 mg L.

Além disso, foram avaliadas altas concentragdes de FeOx (48 a 192 umol L), bem
como de H>0; (1500 umol L), uma vez que anteriormente foi obtido um consumo préximo de

200 pmol L' H,02 sem degradagdo do CFC (Figura 28a).
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Figura 29: Influéncia da concentragdo de FeOx na (a) degradacao de CFC, (b) consumo de

H>0: e (c) ferro total dissolvido em é4gua de efluente da ETE pelo processo foto-Fenton.

Condig@es iniciais: [CFC] = 2,01 + 0,09 pmol L''; [H,0,] = 1500 pmol L' e pH 6,0.
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Fonte: O Autor, 2017.

Pode ser

significativamente o decaimento e eficiéncia de degradacdo do CFC (Figura 29a).

observado que o aumento da concentracio de FeOx aumenta

Para a menor concentracdo de FeOx utilizada (48 umol L), ndo houve degradacio de

CFC (Figura 29a). Isso pode ser devido a competicdo por radicais hidroxila pela matéria

organica ou pelos ions carbonato, uma vez que houve consumo de H,O» (Figura 29b). Por outro

lado, o aumento da concentragio do FeOx para 96 pmol L' proporciona degradagio (Figura

29a), mas apos determinado tempo fica constante e isto pode ser devido a fotélise completa do

FeOx, com consequente precipitacdo de ferro, visto que a concentragao de ferro ¢ reduzida

significativamente. Aumentando a concentragio de FeOx para 144 pmol L', a eficiéncia

melhora, mas ndo atinge o LQ em 30 minutos (Figura 29a). Contudo, considerando o perfil e a

concentragdo de ferro ainda em solucdo (Figura 29¢), um maior tempo poderia aumentar a
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eficiéncia de degradagdo. O aumento da concentragdo de FeOx de 144 para 192 pmol L
permitiu um aumento significativo na eficiéncia de degradagao e, neste caso, a concentracao do
CFC ficou abaixo do LQ (< 0,42 umol L) apos 25 minutos de tratamento, o que pode ser
justificado pelo consumo relativamente maior de H>O» (Figura 29b) e pela maior concentragao
de ferro disponivel em solucdo, quando comparado com o ferro disponivel em outras
concentragdes de FeOx testadas (Figura 29c).

Estes resultados, permitem inferir que a utilizacao de altas concentragdes de FeOx e de
H>03, assim como o ajuste do pH visando a reducao da alcalinidade, constituem uma alternativa

para a degradacdo de contaminantes organicos em aguas residuais, pelo processo foto-Fenton.

5.3.3. Avaliacgao da toxicidade para a bactéria Vibrio fischeri

Com o objetivo de monitorar a evolucao da toxicidade para a bactéria V. fischeri, foram
realizados quatro experimentos (Figura 30a e b), sendo dois de degradacdo do CFC sob radiagao
artificial e solar e outros dois de degradacdo dos componentes da matriz do efluente da ETE
(Figura 30b), também sob radiacdo artificial e solar, todos usando a melhor condicdo
experimental previamente definida, isto é, usando 192 pmol L' de FeOx, 1500 pmol L de
H>0:> e pH inicial 6,0 (Figuras 29a e b).

As amostras tanto para os experimentos sob radiagdo artificial e solar foram coletadas
apos terem sido obtidas as mesmas doses de energia para os experimentos feitos com a matriz

de 4agua de rio (Figura 30a e b).
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Figura 30: Perfil de (a) degradagdo do CFC e (b) inibi¢ao para a bactéria V. fischeri durante o
tratamento foto-Fenton sob radiagao artificial e solar. Condigdes iniciais: [CFC] = 2,01 + 0,09

pumol L!; [FeOx] = 192 umol L!; [H202] = 1500 umol L'!; pH = 6,0.
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Fonte: O Autor, 2017.

A semelhanga do que foi descrito para as matrizes de 4gua deionizada e de rio, ocorreu
degradag¢do mais rapida do CFC em agua de efluente da ETE sob radiagdo solar quando
comparada a radiagdo artificial, atingindo, respectivamente, 100 contra 90% de degradacdo
ap6s o actimulo da dose de energia UVA de 25 kJ m™ (Figura 30a). As razdes sobre este
comportamento foram detalhadamente descritas no item 5./7.5.

Em relacdo a toxicidade, obteve-se 59% de inibicdo para a solugdo inicial de dgua de
efluente (Figura 30b) na auséncia do CFC, demonstrando que a matriz da agua de efluente da
ETE ¢ toxica para a bactéria V. fischeri e esses resultados indicam que a matriz contém
compostos que apresentam inibi¢ao para a bactéria. Por outro lado, foi observado que a adi¢do
de CFC aumenta ainda mais essa inibigao.

Sob radiacdo artificial na presenca de CFC, a toxicidade diminuiu, mas ndo tdo
significativamente e isso mostra a gera¢do de PDs com a mesma toxicidade do CFC, uma vez
que o CFC foi completamente degradado. Isso pode ser confirmado pelos resultados obtidos na
auséncia de CFC, visto que a toxicidade foi menor.

Por outro lado, sob radiacdo solar, os PDs gerados sdo menos toxicos que o CFC, haja
visto que a toxicidade reduziu durante a aplicacdo do processo foto-Fenton, sendo igual aos
valores obtidos apenas para a degradagdo dos componentes da matriz.

A semelhanga das matrizes da agua de rio, a aplicagdo do processo foto-Fenton em
matrizes de efluente da ETE sob radiagdo solar, gerou PDs de menor toxicidade quando

comparado a aplicacdo do mesmo processo sob radiacao artificial.
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6. CONCLUSAO

A degradacao do CFC foi influenciada pela composicdo das matrizes aquosas assim
como pelas espécies de ferro, sendo obtido melhores resultados de degradagao na presenca do
complexo FeOx. Neste contexto, ¢ de extrema importancia a avaliagdo dos parametros
operacionais em escala de laboratdrio antes de uma aplicacdo real, visando determinar as
melhores condigdes experimentais, haja visto que menores concentracdes de FeOx e H20»
foram necessarias para degradar completamente CFC em agua deionizada quando comparada
a matriz de efluente de ETE, devido a maior complexidade dessa matriz.

Também foi observado que o processo foto-Fenton pode ser aplicado eficientemente
em pH proximo da neutralidade, efetuando adi¢des multiplas do ligante oxalato durante o
experimento para evitar a precipitacdo de ferro, o que viabiliza a aplicacdo dessa tecnologia
para o tratamento de matrizes reais, sem a necessidade das etapas de acidificacdo seguido de
neutralizacao.

Foi possivel identificar os PDs (PD1, PD2 e PD3) do CFC em matrizes sintéticas
durante o processo foto-Fenton por HPLC-MS-Q-TOF para ambas fontes de radiagdo. Além
disso, com base nos resultados de toxicidade para a bactéria V. fischeri, o uso de radiagdo solar
¢ mais vidvel para a degradacdo de CFC nas diferentes matrizes aquosas, uma vez que foram
obtidos efluentes de baixa toxicidade para a bactéria V. fischeri.

Enfim, este trabalho mostra que o uso do processo foto-Fenton utilizando o complexo
FeOx e radiagdo solar pode ser uma alternativa de tratamento de 4guas contendo este composto-
alvo, uma vez que foi totalmente degradado em um curto periodo de tempo, utilizando reagentes
de baixo custo, gerou efluente de baixa toxicidade ao ambiente, sendo utilizada radiagdo solar,
a qual reduz os custos adicionais com energia. Portanto, considerando as limita¢des dos
processos convencionais em remover residuos de farmacos presentes em ambientes aquaticos
e, os possiveis efeitos deletérios desencadeados na biota aquatica pela presenca desses
compostos em ambientes aquaticos, a aplicagcdo desta tecnologia se mostra bastante inovadora

e viavel.
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