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RESUMO

Sabe-se que as estagdes de tratamento convencionais de dgua e esgoto nao foram planejadas
para eliminar contaminantes de interesse emergente, como os antibioticos. Neste contexto,
dentre os processos de oxidacdo avangada, a fotocatalise heterogénea foi avaliada como uma
alternativa de tratamento em diferentes matrizes aquosas (agua deionizada, dgua superficial de
rio e efluente de estacdo de tratamento de esgoto- ETE) contendo o antibidtico cloranfenicol.
Para isto, otimizou-se de forma univariada, para cada matriz, os parametros operacionais:
concentragdo do fotocatalisador TiO2, pH do meio reacional e adi¢ao de H>O», usando como
fator resposta a concentragao do antibidtico. Em agua deionizada, na degradagdo de 3 pmol L
! do composto, 0 processo se mostrou eficiente em um curto tempo de radiacio UV-A (30
min), ao se utilizar 100 mg L' de fotocatalisador em pH 5,70 (natural da solugdo). A adigdo
de H>O», por sua vez, causou efeito antagonico, o que pode ser explicado pela baixa
concentragdo do composto-alvo, e modificacdo da superficie do fotocatalisador, fazendo com
que este reagente seja um sequestrador de radicais hidroxila. Para 20 pmol L™ do antibidtico e
180 min de radiagdo, obteve-se 71% de mineralizacao, e foram identificados 9 produtos de
transformagdo por espectrometria de massas, os quais ndo apresentam toxicidade para a
bactéria Vibrio fischeri. A aplicagdo do processo em matrizes aquosas reais mostrou a
necessidade de maior tempo de reagdo devido a presenca de interferentes na composi¢ao
destes efluentes (matéria organica dissolvida, ions inorganicos- SO4*, CI~, NOs; , NH4",
COs?", HCOs ™, entre outros). Em 4gua superficial de rio, 120 min de reagdo e 250 mg L™! de
Ti10; foi encontrado como condi¢do 6tima, e a adigao de H>O» resultou em sinergismo, devido
maior producdo de radicais hidroxila para a degradacao do antibidtico e da matéria organica
presente. J4 em efluente de ETE, mesmo com uma maior contribui¢ao do processo de fotolise,
240 min de reacdo e 150 mg L' de fotocatalisador foram necessarios para se obter eficiéncia
satisfatoria. A adigdo de H>O; ndo proporcionou melhores degradacdes, pois este reagente
compete pelos sitios ativos do fotocatalisador com ions inorganicos da matriz, assim como ha
forma¢do de radicais menos reativos. Entretanto, mesmo que em ambas as matrizes o0s
experimentos mostraram toxicidade baixa para a bactéria Vibrio fischeri, houve mineralizagao
ineficiente, indicando necessidade de maior tempo de reagdo. Logo, a fotocatalise heterogénea
¢ eficiente para a degradacdao do Cloranfenicol, porém a matriz aquosa a ser tratada deve ser
considerada, ja que pode influenciar fortemente o processo.

Palavras-chave: Processos de Oxidacdo Avancada. Efluente de estacdo de tratamento de

esgoto. Agua superficial de rio. Matéria organica. Mineralizacao. Vibrio fischeri.



ABSTRACT

It is known that conventional water and sewage treatment plants have not been projected to
eliminate contaminants of emerging concern, such as antibiotics. In this context, among the
advanced oxidation processes, heterogeneous photocatalysis was evaluated as an alternative
for the treatment of different aqueous matrices (deionized water, river surface water and
sewage treatment plant effluent- STP) containing the antibiotic Chloramphenicol. For this, the
operational parameters TiO> photocatalyst concentration, reaction medium pH and addition of
H>0, were optimized for each matrix in a univariate manner, using as a response factor the
antibiotic concentration. In deionized water, for the degradation of 3 umol L' of the
compound, the process was efficient in a short time of UV-A radiation (30 min), when applied
100 mg L' of photocatalyst at pH 5.70 (natural of the solution). The H,O, addition, on the
other hand, caused an antagonistic effect, which can be explained by the low target compound
concentration, and the photocatalyst surface modification, so making this reagent a hydroxyl
radical sequester. For 20 pumol L' of the compound and 180 min of radiation, 71% of
mineralization was obtained, and 9 transformation products were identified by mass
spectrometry, which showed no toxicity to Vibrio fischeri bacteria. The application of the
process in real aqueous matrices showed the need of longer reaction time application, due the
presence of interferers in the composition of these effluents (dissolved organic matter,
inorganic ions- SO4*, CI", NO; , NH4", COs?>, HCOs , among others). At river surface
water, 120 min of reaction and 250 mg L' of TiO> was found as an optimal condition, and the
H>0O> addition resulted in synergism, because of more hydroxyl radicals produced for the
degradation of the target compound and organic matter present. At STP effluent, even with a
greater contribution of the photolysis process, 240 min of reaction and 150 mg L' of
photocatalyst were necessary to obtain a satisfactory efficiency. The addition of H>O; didn’t
provide better degradations, because this reagent competes for the photocatalyst’s active sites
with inorganic ions of the matrix, as well as forms less reactive radicals. However, even
though in both matrices the experiments showed low toxicity for the Vibrio fischeri bacteria,
there was inefficient mineralization, indicating the need to apply longer reaction time. Soon,
heterogeneous photocatalysis is efficient for the degradation of Chloramphenicol, but the
aqueous matrix to be treated must be considered, since it can strongly influence the process.

Keywords: Advanced Oxidation Processes. Sewage treatment plant effluent. River surface

water. Organic matter. Mineralization. Vibrio fischeri.
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NTU- Unidade Nefelométrica de Turbidez

OMS- Organizagdo Mundial de Saude



pKa- Constante de ionizacdo

POAs- Processos de Oxida¢ao Avangada

PT- Produto de Transformagao

PZC- Ponto de carga zero (do inglés- Point of Zero Charge)
QTOF- Analisador hibrido quadrupolo- tempo de voo
Rpm- Rotagdes por minuto

t- tempo

tr- tempo de retengao

UC- Unidade de Cor

UFC- Unidade Formadora de Colonia

UHPLC- Cromatografia Liquida de Ultra Eficiéncia (do inglés Ultra High Performance
Liquid Cromatography)

UV- Radia¢ao Ultravioleta

W- Watts
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b- coeficiente angular

c- Velocidade da luz

[C]o- Concentragao inicial do analito
[C]- Concentragao do analito

CI - fon Cloreto

CI*- Radical Cloro

CLl* - Radical dicloro

CO5* - fon carbonato

COs* - Radical carbonato

E’- Potencial Padrdo de Reducio

e pc- Elétron da banda de condugio
h- Constante de Planck

H*- fons hidrénio

h'gy- Lacuna positiva na banda de valéncia
kap- Constante cinética de pseudo-primeira ordem
Kow- Coeficiente de particdo octanol-agua
OH - fons hidroxila

HCO; - fon bicarbonato

H>0,- Peréxido de hidrogénio
HCOs;°-Radical bicarbonato

HO,*- Radical hidroperoxila

HO®- Radical hidroxila

HPO4> -fon hidrogenofosfato
HPO4* -Radical hidrogenofosfato
mg L'~ miligrama por litro
NH;"-fon aménio

nm- Nanometro

10,- Oxigénio singlete

0,* - Anion radical superéxido

R- Contaminantes organicos

R2- Coeficiente de correlacdo linear

ROQ?*®- Radical peroxila



s- desvio-padrdo do branco ou da menor concentracao da curva de calibragao
S>0s% - Anion persulfato

SO4>" - fon Sulfato

SO4°* - Radical sulfato

ti2- Tempo de meia-vida

TiO2- Didxido de titdnio

TiO2 Degussa P-25- Dioxido de titanio (75% de fase anatase e 25% de fase rutilo)
A- Comprimento de onda (nm)

uS cm'- microsiemens por centimetro

umol L'~ micromol por litro
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1. INTRODUCAO

De maneira geral, as estagdes de tratamento convencionais de agua e esgoto sdo utilizadas
para remocdo de matéria organica, solidos suspensos, organismos patogénicos e nutrientes, etc.
Entretanto, recentemente, com o avango das técnicas analiticas, varios compostos organicos
tém sido detectados em varias matrizes aquosas, tais como aguas residuais tratadas e aguas
naturais, na ordem de ng L' a ug L. Estes compostos sdo denominados de contaminantes de
interesse emergente (BERNABEU et al.,, 2011; LUO et al., 2014; MIRANDA, 2014;
RODRIGUEZ-NARVAEZ et al., 2017).

A deteccdo de contaminantes emergentes demonstra que os métodos convencionais,
sendo eles principalmente tratamentos fisico-quimicos e processos bioldgicos, ndo sdo
eficientes para essa variedade de espécies organicas (MURGOLO et al., 2017).

Mesmo que possam ndo apresentar uma toxicidade aguda, estas substincias sdo
recalcitrantes, e ndo se tem conhecimento de seus efeitos cronicos, ou seja, dos efeitos
causados pela exposi¢do em longo prazo. Além disto, podem ser carcinogénicos e
mutagénicos, assim como causar bioacumulagdo e sinergismo de toxicidade na presenca de
outras espécies (BERNABEU et al., 2011; MIRANDA, 2014; DIAS, 2015).

Como mencionado, eles compreendem uma variedade de classes de compostos
organicos, podendo-se citar detergentes sintéticos, pesticidas, compostos industriais, produtos
farmaceéuticos e de higiene pessoal, entre outros (DIAS, 2015; SALIMI et al., 2017) .

Os compostos farmacéuticos sao um grupo importante de contaminantes emergentes.
Ap6s administrados, os fArmacos ndo sdo totalmente metabolizados no corpo e sdo excretados
inalterados, juntamente com seus metabolitos. Por serem recalcitrantes, estas espécies podem
passar pelas estagdes de tratamento de agua e esgoto, € ao estar presente em agua potavel e
aguas naturais podem acarretar em riscos a saide humana e animal (RODRIGUEZ-
NARVAEZ et al., 2017; SALIMI et al., 2017).

Dentre os farmacos, a presenca de antibioticos em 4aguas naturais e residuais ¢
preocupante, uma vez que estas substancias sdo capazes de promover desenvolvimento de
resisténcia bacteriana. Bactérias resistentes a antibidticos sdo capazes de sobreviver e se
propagar mesmo na presen¢ca de outros antibidticos, assim como pode ocorrer o
enriquecimento de cepas ja resistentes durante o tratamento e a transferéncia genética de
genes resistentes a antibioticos (SALIMI et al., 2017).

O Cloranfenicol (CFC) ¢ um antibidtico de alta eficiéncia, baixo custo e facil

disponibilidade, utilizado na medicina humana e veterinéria desde a década de 50. Entretanto,
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apesar de suas vantagens, este composto apresenta riscos a saude humana, causando
desordens hematologicas, como depressdo da medula 6ssea, e outros. Por este motivo, o CFC
foi proibido de ser utilizado em animais para o consumo humano e ¢ raramente utilizado
como medicamento para humanos em varios paises. Todavia, ha paises em que tal substancia
ainda ¢ legalizada, e desta forma, este farmaco acaba sendo liberado no meio ambiente. Em
diferentes paises, o CFC tem sido detectado em aguas de rios, lagos, lengois freaticos, de
torneira e esgoto, em concentracdes na faixa de ng L' a pug L' (AJIT et al., 2006;
CHATZITAKIS et al., 2008; HANEKAMP; BLAST, 2015; TAHRANI et al., 2016).

Sendo assim, sabendo-se da ineficiéncia dos tratamentos convencionais para a
remocdo dos contaminantes de interesse emergentes, novas tecnologias tém sido propostas
para a remog¢do destas espécies. Entre elas, os Processos de Oxidacdo Avangada (POAs)
destacam-se por serem capazes de degradar compostos recalcitrantes. Tais processos baseiam-
se na producgdo de radicais hidroxila (HO®), os quais sdo espécies intermedidrias, de carater
oxidante (E'= 2,8 V), altamente reativo e ndo seletivo (CHEN et al., 2017; MURGOLO et al.,
2017).

Além de apresentarem muitas vantagens, tais como serem processos limpos e que
buscam a mineralizagdo dos compostos-alvos, ha diferentes meios para geracdo de radicais
hidroxila, podendo ser produzidos pela combinacdo de oxidantes fortes, semicondutores e
ions metalicos na presenga de uma fonte de energia, como radiacio UV-A ou solar
(TEIXEIRA; JARDIM, 2004).

Dentre os varios POAs, a fotocatalise heterogénea ¢ uma técnica relevante para a
degradacdo de contaminantes de interesse emergente, por ser muito eficiente, além de
apresentar outras vantagens, tais como: baixo custo, mineralizagdo do composto-alvo,
aplicacdo em temperatura e pressdo ambiente, entre outros. Tal processo ¢ composto por um
semicondutor e a aplicacdo de energia (SARATALE et al., 2014; MURGOLO et al., 2017).

E importante dizer que o fotocatalisador mais utilizado é o dioxido de titdnio Degussa
P-25 (Ti02), por apresentar caracteristicas fotocataliticas superiores, assim como estabilidade
e ndo ser toxico. Além disso, durante a aplicagdo do processo, alguns parametros operacionais
devem ser considerados, j4 que influenciam a eficiéncia de degradagdo do composto-alvo.
Tais parametros sdo: tipo de catalisador, concentracdo inicial do catalisador e do
contaminante, temperatura, intensidade luminosa, presenca de ions inorganicos, pH e outros
(SARATALE et al., 2014; AHAMAD et al., 2016; KOU et al., 2017).

Sendo assim, sabendo-se que os tratamentos de dgua e esgoto sdo ineficientes para a

remogao do antibiotico CFC de dguas residuais, o objetivo deste presente trabalho € otimizar a
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degradagdo do CFC pelo processo de fotocatalise heterogénea em diferentes matrizes aquosas
(agua deionizada, agua superficial de rio e efluente de estacdo de tratamento de esgoto),

avaliando a influéncia dos componentes da matriz.
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2. OBJETIVOS

2.1. Geral

Avaliar a degradagdo do antibiotico Cloranfenicol (CFC) por fotocatalise heterogénea
em diferentes matrizes (dgua deionizada, agua superficial e efluente de estacdo de tratamento

de esgoto).

2.2. Especificos

I.  Verificar a influéncia dos parametros operacionais ¢ determinar as melhores condigdes
experimentais do processo de fotocatalise heterogénea (concentracdo de TiO2, pH
inicial do meio, tempo de reacao e efeito da adigdo de H>O») durante a degradacao do
antibiotico CFC para as diferentes matrizes aquosas;

II.  Propor um mecanismo de reagdo pela identificagdo dos produtos de transformagao
obtidos durante o processo de degradagdo do CFC por fotocatalise heterogénea em
agua deionizada;

III.  Verificar a mineralizagdo e o perfil da evolugdo da ecotoxicidade aguda em termos da
bioluminescéncia da bactéria Vibrio fischeri durante a degradagdo do antibidtico CFC

nas melhores condigdes otimizadas para as matrizes testadas sob radiagdo artificial.
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3. REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1. Contaminantes de interesse emergente

A qualidade da agua ¢ investigada através de alguns parametros, tais como: auséncia
de metais pesados, poluentes e microrganismos patogénicos, além da presenca de nutrientes.
Todavia, com o avango das técnicas analiticas e reducao significativa dos limites de deteccao
e quantificacdo de substancias organicas em matrizes ambientais, pesquisas recentes tém
apresentado a presenga de uma grande variedade de compostos organicos que podem afetar a
qualidade da agua (MIRANDA, 2014; RODRIGUEZ-NARVAEZ et al., 2017). Estes
compostos sdo denominados de contaminantes de interesse emergente, sendo definidos como
compostos quimicos naturais ou produzidos pelo homem, ndo comumente monitorados no
meio ambiente, sendo detectados em concentragdes na ordem de pg L' a ng L
(BERNABEU et al., 2011; DE LA-CRUZ et al., 2013; DIAS, 2015; RODRIGUEZ-
NARVAEZ et al., 2017). Os contaminantes de interesse emergente apresentam-se como um
caso preocupante, uma vez que tém sido detectados em aguas residuais tratadas, assim como
aguas superficiais e lengdis freaticos, e até mesmo em agua potavel (PRIETO-RODRIGUEZ
etal., 2012; SALIMI et al., 2017).

O niimero de compostos quimicos considerados contaminantes de interesse emergente
¢ grande e continua a crescer, pois ainda sdo identificadas novas substancias que sdo
classificadas neste grupo. Portanto, a grande variedade destes compostos e o constante
despejo destes em compartimentos aquaticos representam outros fatores agravante desta
classe de substancias para a qualidade das dguas, uma vez que ndo hd uma legislacdo que
determine as concentracdes para o descarte destas espécies ou mesmo para a presencga destes
para abastecimento publico (KLAMERTH et al., 2013; DIAS, 2015; RODRIGUEZ-
NARVAEZ et al., 2017).

A frequente detec¢do destes compostos indica uma eficiéncia comprometida dos
tratamentos de 4dgua e esgoto convencionais, assim como apresenta que sdo resistentes a
degradacgdo biologica. Além disto, os impactos negativos causados por estas substancias ao
meio ambiente ainda ndo sdo totalmente conhecidos, porém, ¢ relatado que tais compostos
podem bioacumular em organismos vivos, serem carcinogénicos € mutagénicos, entre outros
efeitos (DIAS, 2015; RODRIGUEZ-NARVAEZ et al., 2017; SALIMI et al., 2017).

Dentre os tipos de contaminantes de interesse emergente, podem ser citados farmacos

e produtos de higiene pessoal, compostos desreguladores enddcrinos, retardantes de chamas,
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pesticidas, aditivos artificiais, detergentes sintéticos, compostos industriais, entre outros
(DIAS, 2015; SALIMI et al., 2017).

Farmacos sao amplamente consumidos pela sociedade moderna, entretanto, quando
presentes em compartimentos aquaticos, gerando exposi¢do constante mesmo a baixas
concentragdes, estes compostos apresentam grandes riscos a saude humana e dos animais

(BUENO et al., 2012; RODRIGUEZ-NARVAEZ et al., 2017).

3.2. Farmacos

A palavra farmaco ¢ derivada do termo grego phdrn, o qual pode significar remédio
assim como veneno. Farmaco, ou insumo farmacéutico ativo, ¢ uma denominagdo genérica
para espécies quimicas ativas com propriedades farmacoldgicas que sdo principalmente
produzidas a partir de compostos organicos, tanto naturais como sintetizados, com o intuito de
serem utilizados na medicina humana e veterinaria, uma vez que possuem propriedades
medicamentosas e sdo os responsaveis pelo efeito terapéutico. A palavra medicamento, por
sua vez, define a forma farmacéutica acabada, a qual contém o farmaco. Podem ser utilizados
para o diagnostico, tratamento, alivio, assim como para prevengdo de doengas, de maneira a
explorar ou modificar estados patoldgicos e sistemas fisioldgicos, garantindo a melhoria da
qualidade de vida (BASTOS, 2012; MENDES, 2013; SALIMI et al., 2017, ANVISA, 2017).

De acordo com um relatdrio divulgado pela Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria
(ANVISA), foram comercializadas 4,5 bilhdes de embalagens de medicamentos no Brasil
durante o ano de 2016. Vale ressaltar que os medicamentos bioldgicos apresentaram o maior
crescimento em relagdo a quantidade de embalagens comercializadas e faturamento entre os
anos de 2015 e 2016. Além disso, os medicamentos mais comercializados em 2016 foram
aqueles destinados ao tratamento do sistema cardiovascular e os medicamentos que obtiveram
maior faturamento sdo aqueles que atuam sobre o sistema nervoso (ANVISA, 2017). O
consumo de farmacos ¢ um parametro variavel de pais para pais, ou at¢ mesmo entre estados,
uma vez que pode haver diferentes doencas em prevaléncia, assim como diferentes praticas
médicas e até mesmo o proprio mercado de medicamentos (MIRANDA, 2014).

A presenca de farmacos em compartimentos aquaticos comecou a ser observada desde
1970, e, até entdo, tais espécies ndo eram consideradas potencialmente toxicas ao meio
ambiente. Como mencionado, ainda ndo hd uma legislacdo contendo limites ambientais
estabelecidos e as agéncias de satide ndo consideram as questdes ambientais. Desta forma, as

concentragdes encontradas de farmacos em ambientes aquaticos sdo variadas e dependem de
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varios fatores: padrdo de consumo pela populagao, havendo distingao dos efluentes em termos
dos contaminantes entre paises e até mesmo regides de um proprio estado; taxa de remogao
destes compostos pelos tratamentos de esgoto convencionais, sendo que a incompleta
eliminagdo destas espécies nas estagdes de tratamento de esgoto (ETE) corresponde de 70 a
80% das causas de farmacos ocorrerem em ecossistemas; os tipos de efluente em que se
encontram; assim como a sazonalidade (BASTOS, 2012; PATROLECCO; CAPRI;
ADEMOLLO, 2015).

Existem diversas formas nas quais os fairmacos e seus metabolitos podem ser liberados
no meio ambiente, atingindo solo, assim como recursos hidricos (MIRANDA, 2014;
PATROLECCO; CAPRI; ADEMOLLO, 2015). Tais vias de introdugdo destas espécies no

meio ambiente sdo apresentadas na Figura 1.

Figura 1- Vias de introdugdo de farmacos e metabolitos no meio ambiente.

‘ Aplicagio l Produgio
Medicina Medicina Aquicultura Industria
Veterindria Humana

t -
[ Excrecio ]
} ! r
[ Esterco ] [ Esgoto J— Sedimento
| 4
[ Solo ] [ ETE e Aterro Estacao de
J” Sanitario tratamento
de efluentes
| industriais
0 ) |
AR il

[ Agua de Subsolo ]H[ Aguas Superficiais I®

[ Estagio de Tratamento de Agua ]—' Agua Potavel

Fonte: BILA; DEZOTTI, 2003.

A partir da Figura 1, tem-se que tais compostos podem entrar no ciclo aquético através
de excrecdo humana e animal. Vale ressaltar que ¢ comum serem administrados
medicamentos que ndo sdao totalmente metabolizados no corpo, e, portanto, parte da
substancia ¢ excretada inalterada juntamente com os metabolitos. A taxa de excrecdo em sua
forma inalterada depende do farmaco, assim como da dosagem administrada e do proprio
organismo do individuo que recebe o tratamento. Entretanto, sabe-se que entre 40 e 90% da

dose administrada ¢ excretada na forma inalterada bioativa. A eliminagdo inadequada de
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medicamentos expirados e utilizados também ¢ uma das maneiras de contamina¢do do meio
ambiente por tais espécies, assim como a ineficiéncia dos tratamentos de agua e esgoto
convencionais para a remog¢do destas substancias e o descarte de efluentes hospitalares e
industrial. Os efluentes hospitalares também consistem em uma das vias de langamento de
farmacos no meio ambiente, pois nestes ha concentracdes de drogas individuais acima de 100
ug L. J4 os efluentes industriais provenientes da atividade farmacéutica sdo caracterizados
por uma fragdo organica biodegradavel e presenca de compostos refratarios, ou seja, de dificil
biodegradagao, nao sendo removidos por tratamentos bioldgicos convencionais. Além disto,
tais efluentes possuem caracteristicas distintas e quantidades variadas de compostos, uma vez
que ha diferentes processos dentro da industria (fermentagdo, sintese quimica, extragdo e
formulagdo) que geram diferentes tipos de residuos (MELO et al., 2009; BASTOS, 2012;
MIRANDA, 2014; PATROLECCO; CAPRI; ADEMOLLO, 2015; SALIMI et al., 2017).

E importante ressaltar que os fairmacos apresentam uma resisténcia a transformagdes
bioldgicas/ bioquimicas, uma vez que sdo detectados no meio ambiente na sua forma
inalterada mesmo apds passar por varios processos metabolicos, sistema digestivo animal e
até mesmo tratamento convencional de agua e esgoto. Por tal caracteristica, os farmacos
representam uma importante classe de contaminantes de interesse emergente (MIRANDA,
2014).

Quando em compartimentos aquaticos, os farmacos podem ser transportados ou
transferidos, assim como sofrerem alguns processos de transformagdo. Dentre os varios
processos de transporte e transformagdo, pode-se citar a sor¢do, hidrolise, degradacdo
biologica, reagdes redox, fotolise, volatilizagdo, precipitagdo e dissolugdo. E importante dizer
que tais processos ocorrem dependendo das propriedades apresentadas pelo farmaco.
Portanto, diferentes farmacos demonstram diferentes formas de se apresentar e persistir em
recursos hidricos e em outros meios, como solo (MELO et al., 2009; MIRANDA, 2014).

A estrutura molecular do contaminante ¢ uma das propriedades que define o destino
desta espécie no ambiente. O tamanho molecular, carga, presenca de ligacdes de hidrogénio,
coordenacdo sdo fatores estruturais importantes que definem as propriedades fisico-quimicas
das espécies, e também, seu destino no meio ambiente. Dentre as propriedades fisico-
quimicas, cita-se a polaridade, solubilidade, constante de ioniza¢dao (pKa), volatilidade e
persisténcia (MELO et al., 2009; MIRANDA, 2014).

A polaridade ¢ determinada pela presenga de alguns elementos quimicos e grupos
funcionais na estrutura molecular de uma substancia. E importante dizer que a polaridade e a

solubilidade do farmaco em agua estdo extremamente interligadas, uma vez que, um farmaco
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com uma caracteristica mais polar sera mais solivel em agua, logo, ndo tem tendéncia a ficar
adsorvido na matéria organica. O parametro para se estimar a hidrofobicidade de um
composto organico, ou seja, a afinidade da substancia permanecer em solu¢do ou interagir
com a matéria organica ¢ o coeficiente de particdo octanol-agua (Kow), sendo obtido pela
razdo entre a concentracdo do composto presente em octanol (representando a matéria
organica) e a concentragdo do mesmo composto em agua no equilibrio em uma temperatura
constante. Este parametro ¢ utilizado para estimar o destino de inimeros contaminantes no
meio ambiente, sendo que quanto mais hidrofébico o composto, menos solivel serd em agua e
mais adsorvido aos meios solidos e particulas em suspensdo estara (SODRE et al., 2007;
BASTOS, 2012; MIRANDA, 2014).

Outros fatores também estdo relacionados a solubilidade de um composto em agua,
sendo eles: temperatura, forga idnica do meio, pH, teor de matéria organica dissolvida, entre
outros. A tendéncia de ionizagdo de um fadrmaco (de acordo com o valor de pKa) também
afeta a solubilidade de um composto em agua, isto pois, espécies idnicas sao mais soliiveis em
agua (MIRANDA, 2014).

A persisténcia dos farmacos no meio ambiente também ¢ uma propriedade
significativa, pois demonstra a capacidade de permanéncia destas espécies de forma ativa,
sendo medida pelo tempo de meia-vida. O tempo de meia-vida, representado por ti2, € aquele
necessario para que a concentracao da espécie seja reduzida em 50%. Vale ressaltar que o
tempo de meia-vida também ¢ dependente das condi¢cdes ambientais, e, portanto, existem
diversos valores de tempo de meia-vida para um mesmo poluente na literatura. Embora haja
limitantes para a persisténcia dos farmacos em ambientes aquaticos, hd um constante aporte
destas espécies, tornando-as pseudo-persistentes (PEREIRA, 2007; MELO et al., 2009;
MIRANDA, 2014).

O elevado consumo mundial de medicamentos juntamente com as propriedades fisico-
quimicas apresentadas pelos insumos farmacé€uticos ativos faz esta classe de compostos a
mais preocupante a nivel ambiental dentre os poluentes de interesse emergente. Além disto, o
termo farmaco ¢ utilizado de uma maneira ampla, e inclui usualmente vérios tipos de
compostos, como analgésicos, anti-inflamatorios, hormoénios, reguladores lipidicos, -
bloqueadores, drogas anti-epilépticas, antibioticos, entre outros (MIRANDA, 2014; TIWARI
etal., 2017; YANG et al., 2017).

E importante reafirmar que a maioria dos insumos farmacéuticos ativos é considerada

contaminante de interesse emergente. Sendo assim, deve haver uma maior preocupagdo
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ambiental para tais compostos devido as suas caracteristicas bioacumulativas, persistentes e
toxicas (KLATTE; SCHAEFER; HEMPEL, 2017).
Alguns grupos de farmacos residuais merecem uma maior atengao, dentre eles pode-se

citar os hormoénios e os antibidticos (MENDES, 2013).

3.3. Antibioticos

De acordo com Selman A. Waksman em 1947, antibidticos podem ser definidos como
substancias quimicas naturais produzidas por microrganismos, as quais possuem a capacidade
de inibir o crescimento ¢ até mesmo eliminar bactérias e outros microrganismos. A palavra
antibiotico derivou-se do francés, antibiose, sendo utilizada para descrever os efeitos
antagonistas entre microrganismos. Desta forma, pode-se dizer que antibidticos sdo
“substancias biologicas” antes de serem aplicadas como compostos terapéuticos (ROLAIN;
BAQUERO, 2016).

Os antibidticos sdo a maior categoria de fAirmacos utilizados na medicina humana e
veterindria. Sdo utilizados para protegerem humanos e animais de doencas e infecgdes
causadas por bactérias. Além disso, na veterinaria também sao aplicados para crescimento na
producao de gado, produgdo avicola e criacao de porcos, assim como aditivos de alimento de
peixe na aquicultura (BASTOS, 2012; MENDES, 2013; YANG et al., 2017).

Desde a ultima década, o consumo global de antibidticos aumentou mais de 30%. E
previsto que este consumo serd maior nos proximos anos, além disto, prevé-se que em 2030
os cinco maiores consumidores de agentes antimicrobianos serdo Estados Unidos da América,
Meéxico, Brasil, China e India (VAN BOECKEL et al.,, 2015; KLATTE; SCHAEFER;
HEMPEL, 2017;YANG et al., 2017).

Na década de 1930, a descoberta de agentes antimicrobianos para o tratamento de
doencas infecciosas foi um grande marco para a histéria da medicina. A utilizagdo de
penicilina para o tratamento de pneumonia, cloranfenicol para febre tifoide, tetraciclinas para
bruceloses, dentre outros, mostrava a grande eficiéncia destes farmacos. Pouca atencdo era
dada aos efeitos adversos, visto que podem gerar um grande impacto ambiental por
apresentarem atividade bioldgica especifica, além de outros efeitos toxicologicos (MENDES,
2013; ROLAIN; BAQUERO, 2016).

Sem o conhecimento de possiveis efeitos toxicos desta classe de medicamentos, os
antibioticos foram usados de maneira indiscriminada. Tal fato pode ser explicado pela

ansiedade pela cura de doencas, assim como pela acessibilidade facil e barata dessas drogas.
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Estes associados a dificuldade de acesso de parte da sociedade aos servigos publicos de satide
e a falta de informacdo a respeito de medicamentos levou a um elevado consumo destas
substancias, at¢é mesmo sem prescricao médica (SCARCELA et al., 2011; MENDES, 2013;
ROLAIN; BAQUERO, 2016).

3.4. Efeitos toxicologicos de farmacos no meio ambiente

Ainda sendo detectados em concentragdes a nivel traco (entre pg L' a ng L), os
farmacos podem provocar efeitos adversos significativos, pois mesmo que sdo fabricados para
agir em Orgdos e rotas metabolicas especificos de alguns organismos vivos, podem
demonstrar efeitos e modos de agdo ndo especificos quando liberados no meio ambiente.
Desta forma, uma vez liberados no meio ambiente, os insumos farmacéuticos ativos podem
afetar organismos nao-alvo, como por exemplo, desencadear efeitos farmaco-dinamicos em
organismos aquaticos e terrestres com receptores enzimaticos compativeis (BILA; DEZOTT],
2003; MELO et al. 2009; BASTOS, 2012; KLATTE; SCHAEFER; HEMPEL, 2017).

E importante dizer que os efeitos adversos provenientes de fairmacos no ambiente
podem afetar qualquer nivel da hierarquia bioldgica, ou seja, célula, 6rgdo, organismo,
populacao e até mesmo ecossistema. Portanto, a presenca desses compostos compromete nao
apenas a qualidade dos recursos hidricos, como também o equilibrio de ecossistemas. Nao ha
muitas informagdes sobre o destino, comportamentos destas espécies em compartimentos
aquaticos. Além disto, mesmo havendo medicamentos nos quais foram efetuados testes
ecotoxicologicos, € que apresentem baixa toxicidade aguda (referente a medida em curto
prazo de exposicdo) para organismos aquaticos, nada foi feito com testes de toxicidade em
longo prazo de exposicdo (toxicidade cronica). Vale ressaltar que os testes de toxicidade sdo
feitos geralmente com organismos especificos, normalmente microrganismos, de modo a
medir a taxa de mortalidade destes organismos quando expostos a um composto-alvo por um
curto periodo. Para uma melhor avaliagdo dos efeitos toxicoldgicos de determinados
compostos em seres humanos, tais testes deveriam ser realizados em organismos vertebrados
(BILA; DEZOTTI, 2003; MELO et al., 2009; MIRANDA, 2014).

E importante salientar que efeitos de toxicidade aguda para firmacos foram
observados somente quando os organismos testados foram expostos a concentragdes
superiores a 1 pg L', entretanto, como os organismos aquiticos sio expostos a baixas
concentragdes destes contaminantes de forma continua, efeitos cronicos sdo mais provaveis

(MELO et al., 2009).
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Outro fator de risco a saude que ndo se possui muitas informagdes ¢ o processo de
bioacumulagdo em organismos e de biomagnificacdo em cadeias alimentares. Assim, mesmo
que algum contaminante emergente apresente baixo risco a saude humana devido a
concentracdo em que se encontra no meio, os efeitos de bioacumulacao e biomagnificagdo sao
preocupantes (SODRE et al., 2007; MIRANDA, 2014; YANG et al., 2017).

Com relagdo aos farmacos no meio ambiente, dois efeitos sdo os mais discutidos,
sendo eles: a perturbacdo no sistema endocrino por compostos quimicos como os estrogénios
e o desenvolvimento de resisténcia bacteriana aos antibidticos (BILA; DEZOTTI, 2003;
BASTOS, 2012).

Os compostos quimicos causadores de perturbacdes no sistema endocrino sdo
denominados de desreguladores endocrinos ou interferentes enddcrinos, sendo estes
substancias quimicas capazes de interferir no sistema endocrino de espécies de animais,
incluindo o ser humano. Dentre este grupo de compostos estdo os estrogénios naturais e
contraceptivos. De acordo com a Unido Européia, tais substancias podem danificar
diretamente um O6rgdo enddcrino ou alterar sua funcdo, interagir com um receptor de
horménio ou alterar o metabolismo de um horménio em um o6rgdo enddcrino. Tais
interferéncias podem causar cancer, prejudicando os sistemas reprodutivos e gerando efeitos
adversos (BILA; DEZOTTI, 2007; GHISELLI; JARDIM, 2007; BASTOS, 2012).

Os peixes sao um dos grupos de organismos mais estudados ao se avaliar os efeitos de
desreguladores enddcrinos. Em estudos laboratoriais, observou-se que a exposi¢ao prolongada
a medicamentos mesmo em baixas concentragdes pode afetar nos tracos de espécies aquaticas
assim como em seu comportamento (BASTOS, 2012; TIWARI et al., 2017; YANG et al.,
2017). Por exemplo, a exposicao a dutasterida causa redugdo na fecundidade de peixes, assim
como afeta as fungdes sexuais de peixes machos e fémeas (MARGIOTTA-CASALUCI et al.,
2013). Pode-se citar também a feminizacdo de peixes machos devido a presenga de estrogénio
em compartimentos aquaticos (GROSS-SOROKIN et al., 2006); assim como o alargamento
dos figados de peixes também expostos a poluentes estrogénicos (GUNNARSSON et al.,
2009).

Ja os antibidticos sdo amplamente discutidos na literatura por possuirem elevado
potencial de selecdo artificial de bactérias resistentes e serem utilizados em grande
quantidade. De acordo com a Organizacdo Mundial de Satde (OMS), o desenvolvimento de
bactérias com alta resisténcia a antibidticos € uma das maiores ameacgas para a saide global.

Tais bactérias adquirem resisténcia aos fArmacos ao mudar seu material genético, sendo entao,
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capazes de sobreviver e se propagar na presencga de antibidticos (BASTOS, 2012; MENDES,
2013; SALIMI et al., 2017).

E importante salientar que é relatado em estudos que o desenvolvimento de resisténcia
bacteriana ¢ favorecido pela exposicdo a baixas concentracdes de compostos antibioticos.
Portanto, sabendo-se que os contaminantes emergentes se encontram em baixas concentragdes
e sdo pseudo-persistentes no ambiente, o desenvolvimento de resisténcia bacteriana apresenta-
se como um grande risco (BILA; DEZOTTI, 2003; BASTOS, 2012; MENDES, 2013).

Além dos efeitos mencionados, vale dizer que os organismos aquaticos sao expostos a
uma grande variedade de compostos quimicos simultaneamente, o que pode gerar efeitos

adicionais ou até mesmo sinérgicos a estes individuos (MELO et al., 2009).

3.5. Cloranfenicol (CFC)

O Cloranfenicol (2,2-dicloro-N-((1R, 2R)-1,3-diidroxil-1-(4-nitrofenil) propan-2-il)
acetamida), Figura 2, ¢ um produto natural, como a maioria dos antibioticos. Este composto ¢
um antibiotico eficiente para o tratamento de um amplo espectro bacteriano, exibindo
atividade contra bactérias gram-positivas e gram-negativas, assim como para outros grupos de
microrganismos. Tal antibidtico exerce seu mecanismo de agdo através da inibi¢do de sintese
protéica em microrganismos, sendo efetivo para o tratamento de varias doengas infecciosas.
Vale ressaltar que apenas um de seus estereoisdmeros, o qual ¢ encontrado na natureza,
apresenta atividade biologica. Sua alta eficiéncia, baixo custo e facil disponibilidade foram
fatores que contribuiram para o seu uso extenso na medicina humana e veterinaria no mundo
inteiro desde 1950 (AJIT et al., 2006; CHATZITAKIS et al., 2008; HANEKAMP; BAST,
2015; DINOS et al., 2016; TAHRANI et al., 2016; IVESIE et al., 2017).

Figura 2- Formula estrutural do CFC (C11H12CbN2Os, MM= 323 g mol™).
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Fonte: O Autor, 2018.
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Este antibiotico ¢ produzido pela bactéria Streptomyces venezuelae, uma bactéria
filamentosa pertencente a familia Streptomycetaceae, a qual € responsavel por dois tercos dos
antibioticos terapéuticos importantes. Sendo o primeiro antibidtico produzido em massa, o
CFC foi amplamente utilizado na medicina humana, para o tratamento da febre tifoide, e
também na medicina veterinaria (HANEKAMP; BLAST, 2015).

Apesar da sua eficiéncia, descobriu-se que o uso de CFC pode causar desordens
hematoldgicas, tais como anemia aplastica e depressao da medula dssea. Vale ressaltar que a
ocorréncia de tais doengas ¢ independente da dose administrada deste antibidtico. A aplasia
medular ¢ uma doenca na qual a medula 6ssea nao produz suficientemente as células do
sangue (hemacias e leucdcitos). Tem-se que casos irreversiveis e fatais de aplasia medular,
causados provavelmente por metabolitos contendo nitrobenzeno do CFC que agem no acido
desoxirribonucléico (DNA), que sdo raros. Entretanto, casos leves e reversiveis de supressao
da medula éssea foram relatados mais frequentemente, e causados devido a inibi¢do da sintese
protéica mitocondrial. Além disto, o tratamento com CFC por longos periodos também pode
causar pan-mielopatia irreversivel, a qual ¢ letal e pode estar associada também a defeitos
genéticos. Em neonatais e bebés com capacidades renais insuficientes para eliminar drogas, a
acumulacdo dos metabdlitos de CFC pode causar a sindrome cinzenta, uma doenca
caracterizada por hipotermia, cianose, hipotensdo, problemas cardiovasculares, coloragdo
acinzentada da pele e vomito (HANEKAMP; BLAST, 2015; DINOS et al., 2016).

Outro fator de risco ¢ a falta de dados sobre a carcinogenicidade genotdxica do CFC
em humanos expostos a doses terapéuticas. De acordo com a Agéncia Internacional de
Pesquisa sobre Cancer (IARC), este composto ¢ classificado como possivelmente
carcinogénico em humanos (IARC, 1997; HANEKAMP; BLAST, 2015).

Devido a estes varios efeitos adversos, o CFC foi proibido de ser utilizado em animais
para o consumo humano e raramente utilizado como medicamento para humanos em varios
paises, incluindo Australia, China, Japao, Estados Unidos, Canada. Entretanto, hd paises em
que tal substancia ainda ¢ legalizada como o Brasil, e outros nos quais este antibiotico ¢
utilizado de forma ilegal (ANDRADE et al., 2006; CHATZITAKIS et al., 2008; LOFRANO
etal., 2016; TAHRANI et al., 2016).

No Brasil, o leite € o produto com maior incidéncia de deteccdo de CFC. Guidi e
colaboradores (2012) detectaram o antibidtico em questdo em 41% das amostras de leites
analisadas, em concentragdes entre 0,10 a 13,9 ug Kg™!'. Vale ressaltar que ele foi detectado

em nivel traco em peixes, visto que ¢ utilizada na aquicultura (GUIDI et al., 2015).
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Além disso, este composto também acaba sendo liberado para o meio ambiente.
Sabendo que o CFC ¢ um composto refratdrio, ou seja, resistente aos tratamentos
convencionais de agua e esgoto, as ETE sdo a principal forma de liberacdo desta espécie no
ambiente. Em diferentes paises, o CFC tem sido detectado em aguas de rios, lagos, lengdis
freaticos, de torneira e esgoto, em concentragdes na faixa de ng L™ a ug L' (HANEKAMP;
BLAST, 2015; MITCHELL et al., 2015; LOFRANO et al., 2016; ZHANG et al., 2018).

Na Alemanha, Hirsch e colaboradores (1999), detectaram 0,56 ug L™ € 0,06 ug L' de
CFC em efluente de estagdo de tratamento de esgoto e em agua superficial, respectivamente.
Na Suica, menores concentragdes de CFC foram detectadas (entre 0,01 e 0,03 ug L'') em
aguas superficiais (ALDER et al., 2001; WATKINSON et al., 2009). Peng e colaboradores
(2006) detectaram CFC em duas ETE, sendo obtidos valores entre 1,73 e 7,91 pug L''. Ha
outros estudos que relatam a detec¢do de CFC em 4aguas superficiais e esgoto na China. Xu e
colaboradores (2007) determinaram concentragdes acima de 266 ng L' do composto no Rio
das Pérolas. Zhou e colaboradores (2013) também detectaram CFC em duas estagdes de
tratamento de esgoto, entretanto, as concentragdes encontradas foram baixas (0,022 e 0,0058
ng LY. Lopez-Serna e colaboradores (2013) niio detectaram o antibiotico em lengois freaticos
da Espanha. Ivesié e colaboradores (2017) também nao detectaram CFC em aguas superficiais
na Croacia. Tahrani e colaboradores (2016) também detectaram CFC em aguas superficiais e
de esgoto na Tunisia, sendo que a cidade de Hergla foi a que apresentou maior concentragao
detectada (15,6 pg L") em 4gua marinha.

Tais trabalhos demonstram que os tratamentos convencionais de agua e esgoto nao sao

eficientes para a remoc¢ao de CFC, como j4 havia sido mencionado.

3.6. Tratamentos convencionais de agua e esgoto

Sabe-se que o saneamento basico, o qual se constitui da coleta e tratamento adequado
de esgoto, ¢ extremamente importante para garantir a salubridade da popula¢do. O esgoto,
assim como a agua utilizada pela populagao brasileira ¢ tratado por métodos convencionais.
Tais métodos sdo formados por operacdes unitarias, as quais quando aplicadas visam a
remogao de poluentes e microrganismos, € podem ser divididos em métodos fisicos, quimicos
e biologicos (PINHO et al., 2017; MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017). Além disto,
podem ser classificados em tratamento primario e secundario. Os tratamentos primarios sao

predominantemente métodos fisico-quimicos, como por exemplo, a sedimentagdo, utilizados
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para a remog¢do de so6lidos e parte da matéria organica. J4 os tratamentos secundarios sao
processos bioldgicos (PINHO et al., 2017; YANG et al., 2017).

Os processos fisicos removem as espécies indesejadas através de transferéncia de fase.
Adsorgdo, filtragdo, decantagio e flotagdo sdo exemplos de tratamentos fisicos. E importante
dizer que tais métodos ndo promovem a degrada¢do do contaminante, entretanto, podem ser
aplicados como pré ou poés-tratamento de efluentes (MELO et al.,, 2009; FABRIS;
MARMENTINI JUNIOR, 2013).

Ja os métodos quimicos envolvem a utilizagdo de reagentes quimicos para reagirem
com os compostos-alvo e gerarem substancias menos prejudiciais. Com o intuito de oxidar a
matéria organica e os poluentes, sdo utilizados oxidantes fortes, tais como permanganato
(MnOy) e perdxido de hidrogénio (H202), enquanto que o gas cloro (Clz) e dioxido de cloro
(Cl0») sdo utilizados também para desinfeccao. Todavia, os métodos quimicos ndo promovem
a total mineralizacdo de contaminantes organicos, ou seja, a total conversdo destes compostos
em dioxido de carbono (CO»), agua e ions. Uma de suas desvantagens ¢ que os produtos de
degradacdo formados podem apresentar maior toxicidade do que o composto inicial,
principalmente ao ser utilizado gas cloro, o qual propicia a formag¢do de organohalogenados
(MELO et al., 2009; BASTOS, 2012; FABRIS; MARMENTINI JUNIOR, 2013).

As estacdes de tratamento convencionais de efluente sdo projetadas para eliminar
poluentes organicos soltveis, solidos suspensos, assim como material floculado, de forma
eficiente. Entretanto, elas ndo foram estruturadas para eliminar contaminantes de interesse
emergente, como os antibioticos. Desta forma, efluentes tratados contendo estes
contaminantes sdao constantemente descartados em corpos hidricos ou reciclados para
irrigacdo (LUO et al., 2014; TIWARI et al., 2017; WU et al., 2016).

Papageorgiou e colaboradores (2016) notaram que a eficiéncia de remog¢do de
farmacos por uma estagdo de tratamento em Volos na Grécia depende do composto, sendo
satisfatoria para alguns compostos (paracetamol e acido salicilico) e, totalmente ineficaz para
outros, tais como: ciprofloxacino, metoprolol e sinvastatina.

A remocdo dos antibidticos também foi baixa por processos convencionais em uma
ETE na Itdlia, variando de menos que 5% para a eritromicina até 63% para claritromicina,
sendo concluido que as ETE sdo uma importante via para introdugdo destes compostos no
meio ambiente (ZUCCATO et al., 2010).

Sendo assim, ¢ necessaria a aplicagcdo de novas tecnologias de tratamento de efluente,
de forma a se atingir uma maior qualidade da 4gua. Uma estratégia promissora ¢ a

implementac¢do de tecnologias emergentes aos processos das ETE, como foi recentemente
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implantado na Suica. Dentre elas pode-se citar: biorreatores com membrana, adsor¢do em
carvao ativado e os Processos de Oxidacdo Avancada (POAs), as quais sdo capazes de
degradar de forma eficiéncia compostos persistentes, tais como os contaminantes emergentes
(ZANELLA et al, 2010; BASTOS, 2012; SUDHAKARAN; MAENG; AMY, 2013;
BARBOSA et al., 2016).

3.7. Processos de Oxidacao Avancada (POAs)

Dentre estas tecnologias emergentes, os Processos de Oxidagdo Avangada (POAs) t€ém
se destacado, devido a sua capacidade de atuar de maneira eficiente para varios compostos
organicos, reduzindo os impactos ambientais (MELO et al., 2009; DE ARAUJO et al., 2016).

Além disto, os POAs sdo aplicaveis para compostos organicos recalcitrantes, ou seja,
para espécies de dificil degradacao quimica e bioldgica, e requerem menor quantidade de
energia para operar do que os processos envolvendo oxidacdo direta (BABUPONNUSAMI;
MUTHUKUMAR, 2014).

Outras vantagens destes processos sao:

e Serem “ecologicamente amigaveis”, ou seja, limpos e podem ser utilizados
para degradar substancias adsorvidas em uma matriz solida, assim como
presentes em fase aquosa ou em fase gasosa;

e Possibilidade de aplicagdo em temperatura ambiente e pressdao atmosférica,
minimizando custos;

e Mineraliza¢do do poluente e ndo somente transferéncia de fase, sendo esta a
principal vantagem em relacao aos métodos convencionais;

e Transformagdo de compostos refratarios em produtos biodegradaveis;

e Possibilidade de serem utilizados com outros tratamentos, como pré ou pos-
tratamento;

e Serem altamente oxidantes e com elevada cinética de reacao;

e Melhorar qualidades organolépticas da dgua tratada;

e Gerarem menores custos;

e Possibilidade de tratamento in situ (TEIXEIRA; JARDIM, 2004;
BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; CHENG et al., 2016).
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Os POAs sdo caracterizados por envolverem reagdes de degradacdo com radicais
hidroxila (HO®), os quais sdo espécies intermediarias ndo seletivas capazes de mineralizar
compostos organicos, isto ¢, transforma-los em dioxido de carbono, agua e anions
inorganicos, uma vez que este radical ¢ extremamente reativo. O radical hidroxila apresenta o
segundo maior potencial padrdo de reducdo igual a +2,8 V (Equagdo 1), menor apenas do que
o fluor de valor +3,03 V, ou seja, ¢ uma espécie altamente oxidante, reagindo com moléculas
organicas com constantes cinéticas geralmente na ordem de 10°- 10° L mol™! s (TEIXEIRA;
JARDIM, 2004; NOGUEIRA et al., 2007; BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014;
CHENG et al., 2016).

HO®@q)+ ¢ +H (ag) — H20( E=+2,80V (1)

Estas espécies intermediarias podem reagir com compostos organicos de diferentes
maneiras dependendo da estrutura molecular da substancia-alvo, tais como: abstracdo de
hidrogénio, adi¢do eletrofilica e transferéncias de elétrons (NOGUEIRA et al., 2007; MELO
et al., 2009).

A abstragdo de hidrogénio do composto-alvo forma radicais organicos (Equagdo 2), e
¢ caracteristica para hidrocarbonetos alifaticos. Estes radicais organicos gerados podem se
ligar rapidamente ao oxigénio molecular, produzindo assim radicais peroxidos que iniciam
reagdes oxidativas em cadeia, levando a mineralizacdo do substrato organico (Equagdo3)

(NOGUEIRA et al., 2007; MELO et al., 2009).

RH + HO® — R® + H,0 2)
R*+0; - RO* — — (3)

A geracdo de radicais organicos em compostos aromaticos e insaturados, ou seja, que
possuem ligacao m, também ocorre, todavia, estd ¢ preferencialmente por adi¢do eletrofilica

(Figura 3) (NOGUEIRA et al., 2007; MELO et al., 2009).
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Figura 3- Exemplo de reacdo de radical hidroxila por adi¢do eletrofilica em composto

cl HO_ Cl
(=——

. |

OH CH

Fonte: NOGUEIRA et al., 2007.

aromatico.

Por fim, a transferéncia de elétrons ¢ também outro tipo de reacdo que pode ocorrer
entre composto-alvo e radical hidroxila (Equacao 4). Entretanto, essa reagdo ocorre quando as
outras duas formas de reagdo ja4 anunciadas forem desfavorecidas, por exemplo, em
compostos halogenados ou com alto grau de impedimento estérico (NOGUEIRA et al., 2007;
MELO et al., 2009).

RX(aq) + HO®(aq) = RX*"(aq) + HO (aq) 4)

E importante dizer que existe uma versatilidade dos POAs devido & possibilidade de
diferentes formas de geracdo de radicais hidroxila, os quais podem ser produzidos através da
combinacdo de oxidantes fortes, como o0zdénio (O3) e peroxido de hidrogénio (H202),
semicondutores, como didxido de titanio (TiO2) e 6xido de zinco (ZnO), ou ions metélicos na
presenca de irradiacao ultravioleta (UV) ou visivel (Vis) (TEIXEIRA; JARDIM, 2004;
NOGUEIRA et al.,, 2007). Alguns dos principais processos de oxidagdo avancada sao

apresentados na Tabela 1.



38

Tabela 1- Principais Processos de Oxida¢ao Avancgada.

Com irradiagao
05/UV (Método Fotoquimico)
H,0,/UV (Método Fotoquimico)
Feixe de elétrons (Método Fotoquimico)
Fe?"/H,0»/UV- Processo Foto-Fenton
(Método Fotoquimico)
Fe*/H,0,/UV- Processo Foto- Fenton-
SISTEMAS HOMOGENEOS like (Método Fotoquimico)
Ultrassom (US) (Método Sonoquimico)
H,0,/US (Método Sonoquimico)
UV/US (Método Foto e Sonoquimico)
Sem irradiacao
03/H,0,(Método Quimico)
03/OH (Método Quimico)
Fe?*/H,0,-Processo Fenton (Método

Quimico)

Com irradiagdo
Ti0,/0»/UV (Método Fotoquimico)
SISTEMAS HETEROGENEOS Ti0,/H,0,/UV (Método Fotoquimico)
Sem irradiagdo

Eletro-Fenton (Método Eletroquimico)

Fonte: Adaptado de TEIXEIRA e JARDIM, 2004.

Como mostra a Tabela 1, os POAs sao classificados de acordo com a fase reacional
utilizada para a geracdo de radicais HO® em sistemas homogéneos ou heterogéneos. Nos
sistemas heterogéneos catalisadores sélidos sdo usados, como, por exemplo, os dois
semicondutores citados previamente (dioxido de titdnio - TiO2 e oxido de zinco - ZnO),
enquanto que os demais sistemas sdo denominados de homogéneos. Dentro destas classes
ainda hd uma subdivisdo em processos com irradiacdo ultravioleta ou sem irradiacao
(TEIXEIRA; JARDIM, 2004; BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014).

Também podem ser classificados de acordo com o método utilizado para a geracdo de
radicais hidroxila. Estas categorias sdo: método quimico, eletroquimico, sono-quimico e
fotoquimico. A combinagdo de dois processos de oxida¢do avangada ¢ também viavel, uma
vez que gera melhora de eficiéncia devido aos efeitos de sinergia envolvidos (TEIXEIRA;

JARDIM, 2004; BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; DE ARAUJO et al., 2016).
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3.8. Fotocatalise heterogénea

Dentre os varios POAs, a fotocatalise heterogénea apresenta-se como uma técnica
relevante para a degradagdo de contaminantes de interesse emergente contidos em efluentes,
aguas superficiais ou até mesmo na fase gasosa. Vale ressaltar que suas aplicagdes t€m sido
expandidas durante os ultimos anos, ja que além de ser utilizado para degradacdo de
compostos, este processo também ¢ estudado como base para tecnologias de células que
estocam energia solar, assim como para sintese de compostos organicos. Outro fator para seu
destaque ¢ ser considerada mais “ecologicamente correta” do que os outros métodos de
tratamento quimico, uma vez que nao sdo adicionados reagentes quimicos durante este
processo. Além disso, a fotocatalise heterogénea ¢ muito eficiente, sendo capaz de reagir com
compostos organicos e inorganicos toxicos, de forma a degrada-los completamente ou formar
subprodutos com maior biodegradabilidade, podendo também ser aplicada para desinfecgao,
j& que também demonstra eficiéncia em eliminar microrganismos, sem gerar subprodutos de
desinfeccao toxicos (AHMAD et al.,, 2016; KAUR; UMAR; KANSAL, 2016; LEE;
PALANIANDI; DAHLAN, 2017).

Como mencionado, o processo fotocatalitico de degradacdo tém ganhado destaque
para o tratamento de efluente. Isto se deve as vantagens do processo, sendo elas: alta
eficiéncia de mineralizagdo, baixo custo, utilizagdo de temperatura e pressdo ambiente, assim
como ser um processo “ecologicamente correto” (SARATALE et al., 2014; MURGOLO et
al., 2017). A utilizacdao de fotoxidagdo catalitica para tratamento de efluentes ainda ¢ pouco
implementada em estacdes de tratamento, porém, ja sdo existentes. Pode-se citar a Plataforma
Solar de Almeria na Espanha, em escala piloto, assim como algumas estacdes experimentais
na Alemanha e nos Estados Unidos. A industria Volkswagen, em Wolfsburg, na Alemanha,
também deve ser mencionada, uma vez que instalou uma planta piloto para pds-tratamento
fotocatalitico de um efluente ja tratado biologicamente (FERREIRA, 2005).

Um sistema fotocatalitico € composto por dois componentes principais, um
fotocatalisador, sendo utilizado semicondutores, ¢ uma fonte de radiagdo (SARATALE et al.,
2014).

Semicondutores sao compostos que possuem uma banda de energia, na qual a banda
de conducao (BC) esta separada da banda de valéncia (BV) por uma energia de band-gap
(Eg). Geralmente, os semicondutores utilizados no processo de fotocatalise heterogénea sao
oxidos de metais de transi¢cdo, tais como FexOs, ZnO, ZnS, CdS, TiO,, entre outros

(MONTAGNER; PASCHOALINO; JARDIM, 2005; GAO et al., 2017).
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O semicondutor mais utilizado para este processo ¢ o dioxido de titdnio (TiO2), ja que
este catalisador ¢é estavel frente a meios fortemente acidos e basicos, estavel
fotoquimicamente, nao ¢ toxico, possuir alta hidrofilicidade, duravel, apresentar baixo custo
comercialmente e estar facilmente disponivel em diferentes formas cristalinas, ter maior
eficiéncia fotocatalitica do que outros catalisadores. Outro fotocatalisador que apresenta
vantagens ¢ o pentoxido de nidbio (Nb2Os), o qual ¢é abundante no Brasil e também apresenta
estrutura e valor de band-gap semelhante ao TiO2 (NAKATA; FUJISHIMA, 2012; ARAUIJO,
2017; CHEN et al., 2017; REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).

O mecanismo da fotocatalise heterogénea pode ser esquematizado como na Figura 4.

Figura 4- Esquema do mecanismo reacional de um processo fotocatalitico.
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Fonte: Adaptado de Ahmed et al., 2011.

Conforme a Figura 4, quando um fotocatalisador ¢ irradiado com uma luz contendo
fotons de energia (hv) maior ou igual ao seu “band-gap”, ocorre a excitagcdo, ou seja, a
transferéncia de um elétron (¢ gc) da banda de valéncia (BV) para a banda de condugio (BC),
deixando uma lacuna positiva (h'gv) na BV (AHMED et al., 2011; GAO et al., 2017;
MURGOLO et al., 2017). Considerando o TiO> como o fotocatalisador utilizado, este

processo pode ser representado pela Equagao 5.

TiOz) + hv — € Bc +h'py (5)
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O par composto pelo elétron excitado para a banda de condugdo e a lacuna formada ¢
denominado par elétron/ lacuna. E importante ressaltar que a absorgdo de irradiagio com
energia menor que a do “band-gap” ndo provoca a excitagdao de elétrons, geralmente, sendo
apenas dissipada a energia na forma de calor. Subsequentemente, os elétrons excitados e as
lacunas podem sofrer recombinagdo ou migrar para os sitios ativos do fotocatalisador, nos
quais estdo presentes espécies adsorvidas que podem ser oxidadas ou reduzidas
(MONTAGNER; PASCHOALINO; JARDIM, 2005; AHMED et al., 2011; BAGHERI;
JULKAPLI, 2017).

Este processo também pode ser explicado pela Teoria do Orbital Molecular. No TiO»,
cada atomo de Ti ¢ rodeado por 6 atomos de oxigénio, na forma de um octaedro distorcido,
enquanto que o cada 4tomo de O ¢ rodeado por trés atomos de Ti. A banda de valéncia do
didxido de titdnio é composta pelo orbital 2p do oxigénio, enquanto a banda de conducao ¢
composta pelo orbital 3d do titdnio. Como mencionado, quando aplicado uma energia externa
adequada, os elétrons da banda de valéncia podem migrar para a banda de condugao e, isto é
equivalente a0 movimento de elétrons da ligacdo no orbital ligante (banda de valéncia
composta pelos orbitais 2p do oxigénio) para o orbital antiligante (banda de conducdo
composta principalmente pelos orbitais 3d do atomo de titanio). O estado fotoexcitado de um
semicondutor geralmente ¢ instavel. Entretanto, o 6xido de titanio apresenta alta estabilidade
mesmo em seu estado fotoexcitado, o que o torna um excelente fotocatalisador (FELTRIN et
al., 2013).

Na lacuna (h"sv) gerada na BV ocorrem reagdes de oxidagdo com a agua (H20) e com
os fons hidroxila (OH ) (Equagdes 6 e 7). Estas reagdessdo responsaveis por produzirem
varias espécies radicalares de oxigénio, sendo em sua maioria gerado os radicais hidroxilas
(HO®), os quais s@o os principais radicais responsaveis por oxidar os compostos organicos do
meio. Além disso, as lacunas também podem oxidar diretamente os contaminantes organicos
(R) por transferéncia eletronica (Equagdo 8). Ja os elétrons livres na BC podem reduzir o
oxigénio (Equagdo 9), formando o anion radical superdxido (O2* ). Este anion radical pode
reagir com os fons hidrénio (H"), produzindoo radical hidroperoxila (HO:2®*) ou com
compostos orgénicos, de forma a oxida-los (Equagdes 10 e 11). Além disto, o radical O>°*
pode reagir com o radical hidroperoxila, formando o anion hidroperoxila (HO: ), o qual ¢
capaz de produzir peréxido de hidrogénio em meio acido (Equacdes 12 e 13). O radical
hidroperoxila, por sua vez, também pode reagir com compostos organicos (Equacdo 14) ou

sofrer reducdo, formando perdxido de hidrogénio (Equagdo 15), o qual é capaz de gerar
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radicais hidroxilas (Equacdes 16 ¢ 17) (AHMED et al., 2011; PELAEZ et al., 2012;
MALATO etal., 2016).

h'sv + H2Oq) — HO®(aq) + H'(aq) (6)
h'sv + OH (adsorvido) — HO®(aq) (7)
h"Bv + Radsorvido) — R (aq) — CO2(aq + H20q) (8)
e Bc + O2agq — 02° (aq) )
02° (@) + H' (a9 = HO2® (ag) (10)
02° (@) + Readsorvido) = — CO2aaq + H200) (11)
02° (@) + HO2® (1) = HO2 (ag) tO2(e) (12)
H g+ HOZ_(aq) — H202 (ag) (13)
HO2* (aq) + Radsorvido) = — COxaq) + H20q) (14)
HO2* (a9) + HO2® (ag) = Oa(e) + H202ag) (15)
H202aq) T € Bc = OH  (ag) + HO®(aq) (16)
H205(ag) + 02° (ag)— OH " (aq) + HO® ag) +O2e) (17)

E importante dizer que os radicais hidroxila apresentam maior potencial padrio de
redu¢do do que as outras espécies radicalares de oxigénio apresentadas (ion radical
superoxido e radical hidroperoxila), fazendo com que estas outras espécies oxidem a matéria
orginica de forma menos reativa do que os radicais hidroxila, por apresentarem menores
valores de potenciais padrdo de reducio (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014;
NOSAKA, Y.; NOSAKA, A., 2017).

Uma das limitagdes € o processo de recombinacao do par elétron/lacuna, o qual reduz
eficientemente o rendimento quantico. O processo de recombinagdo consiste na volta do
elétron excitado da banda de condugdo para a banda de valéncia sem que este tenha reagido
com as espécies adsorvidas. Este processo pode ocorrer tanto na superficie do catalisador
quanto no meio, sendo favorecido por imperfei¢cdes no cristal do fotocatalisador e impurezas.
Vale ressaltar que no processo de degradagdo fotocatalitica, quando a oxidacdo de compostos
organicos e a reducdo de oxigénio ndo acontecem de forma simultanea, gera-se um acumulo
de elétrons na BC, e consequentemente, aumenta-se a taxa de recombinacao elétron lacuna
(GAYA etal.,, 2008; AHMED et al., 2011; PELAEZ et al., 2012).

Desta forma, tem-se que o mecanismo de reacdo da fotocatdlise heterogénea segue
algumas etapas: (1) transferéncia dos contaminantes da solucdo para a superficie do

catalisador; (2) adsor¢cao do composto-alvo; (3) reagdo da fase adsorvida; (4) dessor¢ao dos
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produtos e (5) retirada dos produtos da fase de interface (BAGHERI; JULKAPLI, 2017,
SRIKANTH et al., 2017).

3.8.1. Dioxido de titanio (TiO>)

O TiO2 ¢ um material branco em forma de p6, com uma grande variedade de
aplicagoes. Este oxido ¢ utilizado em células solares para producdo de energia elétrica e
geragdo de hidrogénio, em sensores de gas, em equipamentos elétricos, em produtos
farmacéuticos, alimentares e cosméticos, baterias de ions litio, em papéis e tintas de
impressao, assim como em tintas (devido ao seu pigmento branco) ¢ em revestimentos para
protecao a corrosao. Desenvolve um importante papel em implantes de ossos, devido a sua
biocompatibilidade. Entretanto, sua aplicagdo como fotocatalisador se apresenta importante
para processos de sintese de compostos organicos, assim como para tratamento de efluentes
(DIEBOLD, 2003; TEIXEIRA; JARDIM, 2004; FELTRIN et al., 2013; WANG et al., 2017).

Na natureza, o dioxido de titdnio pode existir em trés diferentes formas alotropicas:
anatase, rutilo e brookita (Figura 5). Em todas as trés formas, os 4tomos Ti**, encontrando-se
coordenados por seis atomos de oxigénio (O*"), gerando um octaedro TiOs (PELAEZ et al.,

2012; WANG et al.,, 2017; SHAYEGAN; LEE; HAGHIGHAT, 2018).

Figura 5- Formas alotropicas do TiOz: (a) anatse, (b) rutilo, (c) brookita.

Fonte: Adaptado de Resende e Silva, 2012.

As diferencas apresentadas por cada forma em estrutura e arranjo cristalino resultam
em diferentes propriedades, além disto, ¢ importante dizer que dentre as trés formas cristalinas
mencionadas deste semicondutor, o rutilo apresenta-se como a fase estavel (PELEAZ et al.,

2012; FELTRIN et al., 2013; BAGHERI; JULKAPLI, 2017).
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O TiO; ¢ um semicondutor do tipo N devido a sua deficiéncia de d&tomos de oxigénio,
porém para cada uma de suas formas alotropicas, ha um diferente valor de energia de band-
gap devido a suas diferentes estruturas. A forma anatase tem a maior energia de band-gap (3,2
eV). A brookita também possui uma energia de band-gap proxima a 3,2 eV, enquanto a
energia de band-gap para o rutilo ¢ menor do que as formas anteriores, apresentando um valor
de 3,0 eV (PELEAZ et al., 2012; BAGHERI; JULKAPLI, 2017). Vale ressaltar que a cada
energia de band-gap (Eg) pode ser relacionada a um comprimento de onda através da equagao

de Planck (Equagdo 18):

_he

A=
Eg

18)

Na qual A representa como o comprimento de onda (nm), h € a constante de Planck
(4,136 x 101 eVs), ¢ ¢é a velocidade da luz (2,998 x 10 m s!) e Eg a energia de band-gap ou
energia de ativacao do fotocatalisador. Sabendo-se que a energia é inversamente proporcional
ao comprimento de onda, tem-se que comprimentos de onda menores apresentam maiores
energia. Desta forma, para a ativacdo do fotocatalisador anatase € necessario um comprimento
de onda igual ou menor que 388 nm, enquanto que a ativagdo do rutilo ¢ para comprimentos
de onda iguais ou menores que 413 nm. Portanto, tem-se que para a ativagdao do didxido de
titanio € necessario a aplicagdo de irradiagdo UV (referente a comprimentos de onda menores
do que 400 nm). E importante dizer que a regido do espectro magnético referente aos raios
UV podem ser classificada em trés bandas: UV-A, UV-B e UV-C. A regido UV-A ¢ aquela
que se estende pelos comprimentos de onda de 400 a 320 nm, enquanto a UV-B os
comprimentos de 320 a 280 nm e, a UV-C, por sua vez, de 280 a 100 nm (BALOGH et al.,
2011; FELTRIN et al., 2013).

Por mais que o rutilo seja a fase mais estdvel, a anatase ¢ a mais fotoquimicamente
ativa e, portanto, a mais apropriada para a utilizagdo em fotocatalise heterogénea. Como
vantagens, a anatase apresenta uma menor taxa de recombinacao de pares elétron/ lacunas do
que o rutilo, possui uma maior quantidade de sitios ativos de adsor¢do, maior afinidade a
compostos organicos € uma grande area superficial, assim como uma maior mobilidade dos
elétrons. Por mais que o rutilo tenha uma foto-resposta que possa se expandir para a regido do
visivel, devido a sua menor Eg, esta forma possui uma elevada taxa de recombinacdo de
elétrons, assim como baixa capacidade de adsor¢do do O2, inviabilizando sua aplicagdo. Ja a

brookita, além de ser complexa e possuir um volume maior de células, ¢ de dificil sintese, ndo
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sendo comumente usada para atividades fotocataliticas (FELTRIN et al., 2013; BAGHERI;
JULKAPLI, 2017).

Entretanto, o dioéxido de titdnio mais empregado constitui-se de um composto
contendo uma fase mista das formas apresentadas pelo semicondutor, o TiO> Degussa P-25,
constituido de aproximadamente 75% da forma anatase e 25% da fase rutilo. A literatura
apresenta varias outras composi¢des deste catalisador misto contendo anatase e rutilo, assim
como também misturas de outras fases, ou seja, anatase e brookita, rutilo e brookita, assim
como anatase, rutilo e brookita. As combinag¢des de diferentes formas do catalisador resultam
em menor recombinacdo de elétrons/ lacuna, aumenta a fotoeficiéncia do processo, assim
como permite que o fotocatalisador possa ser ativado com irradiacdo de menores energias e,
portanto, maiores comprimentos de onda (MONTAGNER; PASCHOALINO; JARDIM,
2005; HENDERSON, 2011; BAGHERI; JULKAPLI, 2017).

As maiores atividades fotocataliticas do dioxido de titdnio com fases mistas contendo
as formas anatase e rutilo, resultam de uma melhor capacidade de separar as cargas, além
disto, ¢ necessario que se tenha um contato entre as particulas destas duas fases. Nesta
mistura, a forma anatase desempenha o papel de componente ativo enquanto o rutilo serve
como um pogo de elétrons. Assim, a fase pura transfere os elétrons da anatase para o rutilo, o
qual possui menor energia, € age como um sitio de aprisionamento de elétrons. Isto contribui
para a diminuicao da recombinagdo de par elétron/ lacuna, levando a uma melhor separacao
de cargas e maior eficiéncia fotocatalitica. O alinhamento de banda entre a jungdo de fases,
com uma grande afinidade eletronica, permite com que os elétrons fotogerados na banda de
conducao migrem do rutilo para a anatase. Sabe-se que os carregadores de carga fotoexcitadas
migram e transferem-se para a superficie da fase anatase de forma mais rapida, participando
assim de reagdes fotocataliticas. Tal mecanismo pode ser representado como na Figura 6,
onde os pontos amarelos representam os elétrons enquanto os pontos verdes as lacunas.
Assim, este processo acaba beneficiando a formacdo de espécies reativas de oxigénio para a
degradacao de moléculas organicas, uma vez que a anatase possui uma grande afinidade de
adsorcdo de oxigénio e ¢ mais eficiente para a redugdo do oxigénio do que o rutilo

(BAGHERI; JULKAPLI, 2017).
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Figura 6- Mecanismo para o alinhamento das bandas de valéncia e de condugdo entre a

interface anatase e rutilo.
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Fonte: BAGHERI; JULKAPLI, 2017.

E importante dizer que além do tipo de diéxido de titanio aplicado no processo, outro
fator que pode afetar a eficiéncia do fotocatalisador ¢ a forma em que este esta disponivel no
reator para o tratamento do efluente. O fotocatalisador pode estar presente de forma suspensa
ou aplicado em um suporte (TEIXEIRA; JARDIM, 2004; MONTAGNER; PASCHOALINO;
JARDIM, 2005).

Quando utilizado em suporte, este ndo precisa ser recuperado ao final do processo,
sendo assim reutilizado, além disso, o manuseio do catalisador pode ser feito de forma mais
facil e possibilita a modificagdo de sua atividade catalitica. Todavia, esta maneira de se dispor
o semicondutor, dependendo da geometria do reator, dificulta que a irradiacdo possa atingir a
superficie do catalisador, reduzindo, portanto, o processo de fotoativacao e geragdo espécies
radicalares que sdo responsaveis pela degradagao dos compostos-alvos durante o tratamento.
Outra desvantagem desta maneira de aplicacdo do semicondutor ¢ os problemas causados na
transferéncia de massa. Sendo assim, para evitar tais problemas € necessario garantir uma
velocidade adequada de agitacdo do efluente tratado no reator, pois a area superficial do
dioxido de titanio suportado ¢ menor do que quando utilizado em suspensado; além de uma boa
aderéncia ao suporte, o qual deve ser indiferente ao meio reacional (MONTAGNER;
PASCHOALINO; JARDIM, 2005).

O método de aplicacao do catalisador no suporte ¢ geralmente o processo sol-gel, no
qual alcoxidos de titdnio, ou o catalisador diluido em algum solvente (como a agua) ¢
aplicado sobre um substrato. Ao final, remove-se o solvente. Vale ressaltar que caso seja
utilizado matrizes poliméricas como suporte, deve-se efetuar um pos-tratamento na superficie

do material suportado antes do uso. Varios materiais ja foram testados como suportes para o
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didxido de titanio, tais como carbono ativado, silica e, polimeros. Porém, tais materiais sao
caros e estudos relatam uma menor fotoatividade do dioxido de titdnio quando aplicado em
suporte em comparacao com seu uso em suspensao (TEIXEIRA; JARDIM, 2004; BORGES;
HERNANDEZ; ESPARZA, 2014).

Ao se utilizar o catalisador em forma suspensa, tem-se um reator denominado de
reator lama. Neste processo, o dioxido de titdnio fica disperso por todo o efluente a ser
tratado, de forma a gerar uma solugdo transparente coloidal. Tal disposi¢ao do catalisador faz
com que este tenha uma maior area superficial, permitindo um melhor aproveitamento dos
fotons emitidos pela fonte luminosa, obtendo-se entdo melhores eficiéncias de degradagao.
Esta maneira de disposicdo do catalisador também apresenta desvantagem. Para uma
aplicagdo real, a utilizacdo do TiO2 em forma de p6 suspenso requer um poOs-tratamento para a
separacao deste material do efluente tratado. Isto pode ser feito por processos de filtragao,
centrifugacdo ou coagulacdo, aumentando o nivel de complexidade do processo e
inviabilizando economicamente o uso de reatores de lama (TEIXEIRA; JARDIM, 2004;
BORGES; HERNANDEZ; ESPARZA, 2014).

Além do tipo de catalisador e tipo de reator empregado, outros fatores operacionais
também podem afetar a eficiéncia de degradagdo da fotocatalise heterogénea, tais como: pH
do efluente, tipo do substrato a ser degradado, concentracdo inicial do contaminante,
temperatura, intensidade luminosa, tipos de ions e suas concentracdes presentes no efluente a
ser tratado, concentracdo do catalisador, presenca de agentes oxidantes e entre outros

(SARATALE et al., 2014; AHAMAD et al., 2016; KOU et al., 2017).

3.8.2. Parametros operacionais que influenciam na eficiéncia da fotocatalise heterogénea

3.8.2.1. Efeito da concentracdo de substrato

Geralmente, ao se aumentar a concentragdo do substrato tem-se melhores eficiéncias
de degradacdo deste composto. Entretanto, ¢ relatado que em concentragdes de composto-
alvos maiores do que a concentragdo critica ocorre um efeito negativo no processo de
fotocatélise heterogénea, o qual pode ser explicado por varias razoes (AHMED et al., 2011;
AHMAD et al., 2016; REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).

Uma delas ¢ que um maior nimero de espécies radicalares (como os radicais
hidroxila) serd necessario. Todavia, a quantidade de espécies radicalares mantém-se

constantes para a aplicagdo de um mesmo tempo de irradiagdo e intensidade da fonte
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luminosa, a uma mesma concentragdo do fotocatalisador utilizado. Desta forma, para grandes
concentragdes do contaminante, a quantidade gerada de radicais ndo ¢ suficiente para garantir
altas taxas de degradag¢ao das moléculas adsorvidas na superficie do fotocatalisador (AHMED
etal., 2011; REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).

Outra ¢ que o uso de altas concentracdes do composto-alvo implica em uma maior
adsor¢@o na superficie do fotocatalisador, assim como de intermediarios gerados durante o
processo de degradacdo. Estas espécies adsorvidas podem apresentar uma baixa difusao da
superficie do catalisador para a solugdo, desativando alguns sitios ativos do fotocatalisador, o
que contribui para uma menor taxa de degrada¢do do contaminante, devido & menor geragao
de radicais hidroxila (AHMED et al., 2011; REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).

Porém, ¢ de suma importancia destacar que em baixas concentragdes do contaminante,
o numero de sitios ativos ndo ¢ um fator limitante para a eficiéncia do processo, e, nesta
situacdo, a eficiéncia ¢ diretamente proporcional a concentra¢ao do substrato, de acordo com a

cinética de pseudo-primeira ordem (AHMED et al., 2011).

3.8.2.2. Efeito da concentracdo do fotocatalisador

A concentracdo do fotocatalisador ¢ um dos parametros operacionais importantes em
fotocatéalise heterogénea utilizando suspensoes, ja que este estd relacionado ao processo de
adsorcdo e dessorcdo de espécies envolvidas no processo, assim como a geracao de espécies
oxidantes, como o radical hidroxila, as quais s@o responsaveis pela degradacdo do substrato.
Relata-se que aumentando a concentragdo do fotocatalisador resulta em maior eficiéncia de
degradacao, até um limite, j& que, grandes concentracdes do semicondutor utilizado também
podem proporcionar taxas de degradacdo menores (AHMED et al., 2011; BERBERIDOU et
al., 2017; ZUNIGA-BENITEZ; PENUELA, 2017).

Inicialmente, tem-se que o aumento da concentracdo do fotocatalisador pode resultar
em um aumento de degradacdo do contaminante, pois, quando se aumenta a concentracao de
TiO2, hd um maior numero de sitios ativos e mais fotons sdo absorvidos, e, portanto, mais
espécies radicalares sdo formadas, o que contribui para a degradacdo do contaminante
(ZUNIGA-BENITEZ; PENUELA, 2017). Porém, em concentragdes maiores que certo valor
otimo, ocorre alguns efeitos que comprometem a eficiéncia do processo (AHMED et al.,
2011; ZUNIGA-BENITEZ; PENUELA, 2017).

Na presenca de altas concentragdes do semicondutor, a tendéncia de aglomeragdo do

catalisador aumenta, uma vez que ha maior interacdo entre as particulas. Isto reduz a area
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superficial disponivel para a absor¢do de irradiagdo, promovendo uma menor fotoexcitacio e
geracdo de espécies radicalares (AHMED et al., 2011; BERBERIDOU et al., 2017).

Com o aumento da concentracdo do fotocatalisador utilizado, ha também um aumento
da turbidez do meio reacional. Isto faz que ocorra espalhamento da luz irradiada, diminuindo,
portanto, a penetragdo da irradiacio UVA na solucdo. Desta forma, a aglomeracdo das
particulas de catalisador e o espalhamento de luz sdo responsaveis pelas menores taxas de
degradacao do contaminante, quando aplicados concentragdes do fotocatalisador acima da

concentracao otima (KAUR; SINGHAL, 2014; BERBERIDOU et al., 2017).

3.8.2.3. Efeito da fonte luminosa

A fonte luminosa ¢ um dos parametros operacionais que influenciam na fotocatalise
heterogénea. Sabe-se que a formacao inicial do par elétron e lacuna ¢ muito dependente da
intensidade de irradiagdo fornecida. Além disto, acredita-se que a utilizagdo de comprimentos
de ondas mais curtos ¢ capaz de promover a geracao do par elétron e lacuna, melhorando a
eficiéncia do catalisador (AHMED et al., 2011; REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).

Como mencionado, o uso de radiacdo UV ¢ mais eficiente e reprodutivel no processo
de fotocatalise heterogénea. Entretanto, devido a abundancia e por ser uma fonte de energia
mais barata, o uso da luz solar apresenta-se como uma alternativa, mesmo sendo menos
reprodutivel e menos eficiente, ja& que apenas 5% da irradiacdo solar total possui a energia
Otima para a excitagdo de elétrons da BV para a BC no dioxido de titdnio (REZA; KURNY;
GULSHAN, 2017).

Quanto ao tipo de lampada, podem ser utilizadas 1ampadas de luz negra e germicida. A
lampada de luz negra apresenta forte emissdo em 365 nm, enquanto a emissdo da luz
germicida ¢ em 254 nm, favorecendo, neste caso, a fotolise direta dos compostos organicos.
Vale ressaltar que também podem ser aplicadas lampadas de vapor de mercurio, de baixa
pressao (de 40 a 100 W) emitindo radiacdo UV principalmente em 253 nm e de média pressdao
(de 1 a 5 kW), emitindo uma faixa maior de radiagao UV (entre 200 ¢ 300 nm), assim como

lampadas LEDs (TEIXEIRA; JARDIM, 2004; JALLOULI et al., 2018).

3.8.2.4. Efeito da temperatura

E relatado que o aumento da temperatura favorece a porcentagem de degradagio dos

compostos-alvos, isto, pois, em maiores valores de temperatura, havera uma maior frequéncia
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de colisdes efetivas entre as moléculas do composto-alvo e os radicais hidroxila (SARATALE
et al., 2014). Entretanto, vale ressaltar que a utilizacdo de temperaturas elevadas desfavorece a
adsor¢do, além de diminuir a concentracao de oxigénio dissolvido, o qual ¢ necessario para se
evitar a recombinagdo elétron e lacuna, diminuindo assim a eficiéncia do processo (REZA;

KURNY; GULSHAN, 2017).

3.8.2.5. Efeito do pH

O pH ¢ um parametro importante que deve ser considerado ao se aplicar a fotocatalise
heterogénea como um tratamento de efluentes. A concentragdo de ions hidrogénio na solugdo
aquosa afeta a especiagdo e a solubilidade em 4agua dos contaminantes organicos. Alguns
compostos organicos podem existir de forma neutra ou apresentando carga (positiva ou
negativa), dependendo do pH da solucdo. Vale ressaltar que alguns produtos protonados sao
mais resistentes a radiagdo UV do que suas estruturas neutras. Além disto, o pH do efluente
também determina a carga da superficie do fotocatalisador e o tamanho das particulas
agregadas que podem se formar. Sendo assim, estas variagdes nos compostos-alvo, assim
como nas particulas do fotocatalisador sdo responsaveis por alterar a eficiéncia do processo,
que depende do ataque de radicais hidroxila, oxidagdo do composto pelas lacunas positivas ou
reacoes de reducdo na BC (SARATALE et al.,, 2014; JALLOULI et al., 2016; REZA;
KURNY; GULSHAN, 2017).

O TiO; ¢ um semicondutor com caracteristica anfotera, ou seja, dependendo do pH do
meio, o catalisador pode apresentar cargas positivas ou negativas em sua superficie. Isto €
responsavel por mudar a interacdo entre a superficie do fotocatalisador e as moléculas de
solvente, afetar o processo de adsorcao e dessor¢do do contaminante. Todavia, € relatado para
o TiO2 Degussa P25 um ponto de carga zero (PZC- do inglés Point of Zero Charge) quando o
pH da solucdao aquosa ¢ aproximadamente 6,25 (AHMED et al., 2011; SARATALE et al.,
2014).

E importante dizer que em meio acido (no qual pH< PZC) e meio alcalino (no qual pH
> PZC(), as particulas de TiO, podem ser protonadas (Equacdo 19) e desprotonadas (Equagao
20), respectivamente. Desta forma, as particulas do fotocatalisador estardo positivas em meio

acido e com carga negativa em meio basico (AHMED et al., 2011; AHMAD et al., 2016).

TiOH + H' — TiOH," (19)
TiOH + OH™ — TiO~ + H>0 (20)
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Em meio 4cido, tem-se que as lacunas positivas sdo consideradas como a etapa
principal para os processos de oxidagdo, enquanto que os radicais hidroxila sdo a espécie
predominante em meio neutro ¢ alcalino. E esperado que em maiores valores de pH se tenha
um aumento de eficiéncia do processo devido a maior disponibilidade de ions hidréxido para
a geracdo de radicais hidroxila. Porém, o grau de repulsdo ou atracdo eletrostatica entre a
superficie do catalisador e as formas i0nicas das espécies organicas também podem aumentar
ou diminuir a taxa de degradacdo destas espécies e, portanto, t€m-se que para cada efluente ¢
necessario a aplicagao de um pH 6timo para se obter um bom tratamento da agua (AHMED et

al., 2011; AHMAD et al., 2016).

3.8.2.6. Efeito de agentes oxidantes adicionais

A recombinacdo de elétron e lacuna ¢ um dos principais limitantes da fotocatalise
heterogénea. Na auséncia de doadores e aceptores de elétrons adequados, a etapa de
recombinacdo ¢ predominante. O oxigénio molecular ¢ usualmente utilizado como um aceptor
de elétron em reagdes envolvendo fotocatdlise heterogénea, porém a utilizacdo de oxidantes
inorganicos ¢ relatada na literatura como uma alternativa para obter maiores eficiéncias no
tratamento de efluentes utilizando TiO; e radiagdo UV. Dentre estes oxidantes, pode-se citar:
0 0zdnio (03), peroxido de hidrogénio (H20>), ion bromato (BrOs ), ion persulfato (S20s> ) e
ion perclorato (ClO4 ). Estas espécies sdo capazes de: (1) aceitar o elétron presente na BC,
eliminando a etapa de recombinacdo; (2) aumentar a concentracdo de radicais hidroxila e a
taxa de oxidagdo de compostos intermedidrios; (3) formar espécies oxidantes e/ ou radicalares
que também podem degradar o contaminante e os intermediarios de reagdo e (4) evitar
problemas causados pela baixa concentragdo de O> (MALATO et al., 2009; AHMED et al.,
2011; REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).

Dentre esses oxidantes inorganicos, o peroéxido de hidrogénio foi um dos primeiros a
ser testado para esta aplicacdo, por ser um reagente quimico comum e barato. Como um
aceptor de elétrons, este composto reage com os elétrons presentes na banda de conducdo do
fotocatalisador para formar radicais hidroxila (Equacao 21). O H>O> também pode reagir com
outros radicais para a geracdo de radical hidroxila (Equagdao 22) ou sofrer fotdlise (Equagao
23) quando aplicado uma irradiagdo com comprimento de onda menor do que 300 nm

(MALATO et al., 2009; IOANNOU et al., 2011).

H202aq) + e8c — HO%@g) + OH (ag) 21
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H2020) + 02° (ag) =HO%(ag) + OH agy+ O2(g) (22)
H202(aq) + hv — 2HO® (aq) (23)

Vale ressaltar que para alguns casos a adi¢ao de peroxido de hidrogénio foi benéfica,
obtendo-se maiores degradagdes dos contaminantes, entretanto, quando utilizado altas
concentragdes deste oxidante, observou-se um efeito antagonico. Este efeito antagonico pode
ser explicado pela modificacdo da superficie do fotocatalisador, devido a adsor¢ao de
perdxido de hidrogénio, ou pela reagdo com os radicais hidroxila (Equagdo 24), formando os
radicais hidroperoxila (HO:®), os quais sdo menos reativos, assim como pela recombinagdo
dos radicais hidroxila (Equagdo 25) e pela reagdo com a lacuna fotogerada (Equagdo 26),

reduzindo a formagao de radicais hidroxila (MALATO et al., 1998; MALATO et al., 2009).
H>02 + HO®(aq) — H200) + HO2%aq)  kap= 2,7 x 107 L mol! 571 (24)
HO. (aq) + HO. (aq) — HZOZ(aq) kap: 5'8 X 109 L mol-l S-l (25)

H202(ag) + 2hv" — O2(g) + 2H (ag) (26)

Assim, é importante avaliar a concentracdo e necessidade de adicionar outros

oxidantes ao meio reacional durante o tratamento de efluentes por fotocatalise heterogénea.

3.8.2.7. Efeito da matriz

Aguas naturais e efluentes de aguais residuais possuem em seus componentes 4nions e
cations inorganicos, assim como uma grande quantidade de matéria organica. Vale ressaltar
que a matéria organica dissolvida presente nestas dguas ¢ uma mistura complexa de varios
compostos organicos, tais como: acidos humicos, acidos fulvicos, outros acidos organicos de
menor massa molar, carboidratos, proteinas, assim como outras classes de substancias
(ZHANG et al., 2012; VAN DOORSLAER et al., 2015).

Os ions inorganicos presentes nestas dguas, sejam cations (como por exemplo, Na”,
K*, Ca*", Mn?", Cu*', AI*", Zn*', Ni*", Mg?’, entre outros) ou anions (como NOs , SO4*",
CI™, HCOs , HPO4* ", C204*, CH3COO , CO3?", entre outros) podem prejudicar a taxa de
degradacao dos compostos-alvo (RAUF; ASHRAF, 2009; HASSAN; ZHAO; XIE, 2016).

Na literatura, sugere-se que o efeito inibitorio pela presenga de ions ¢ devido a
capacidade de reagir com os radicais hidroxila (Equagdes 27, 28, 29, 30 e 31). Além disto, ¢

relatado que alguns anions como o cloreto, podem adsorver a superficie do catalisador,



53

competindo assim com as moléculas do composto-alvo pelos sitios ativos do didxido de
titdnio ou reagir com as lacunas positivas (Equagdo 32) geradas na superficie do catalisador,
formando radicais menos reativos (RAUF; ASHRAF, 2009; VAN DOORSLAER et al., 2015;
HASSAN; ZHAO; XIE, 2016).

HCO3 (ag) + HO®(aq) — H200) + CO3* (aq) (27)
CO3? (ag) + HO®(ag) = OH (aq) + CO3* (aq) (28)
S04 (ag) + HO®(aq) — OH (aq) + SO4* (aq) (29)
Cl (aq) + HO®aq) — CIOH® (ag) (30)
Fe?"(aq) + HO®aq) — OH (aq) + Fe*"(ag) 31)
h'sy + Cl (aq) — Cl®@aq) (32)

Vale ressaltar que os cations inorganicos Fe?*, Cu®*" e AI’** podem prejudicar o
processo quando presentes em determinadas concentragdes, porém outros cations com o
estado de oxidacdo maximo, como por exemplo, Mg?", Zn*" e Ca®*, apresentam efeitos
minimos (HASSAN; ZHAO; XIE, 2016).

Os acidos humicos e outras impurezas da matéria organica também inibem a
degradacdo dos compostos-alvos por fotocatalise heterogénea, sendo considerados
interferentes ao processo. A presenga destas substancias pode inibir a penetracdo da luz na
solugdo, logo, diminuindo a fotoexcitacdo do catalisador e a geracdo de radicais hidroxila, os
quais s3o os principais responsaveis pela degrada¢do dos compostos alvo neste processo.
Além disto, estas espécies organicas possuem grupos cromoéforos que absorvem a luz UV,
fazendo com que esta também esteja menos disponivel para o catalisador (LIN; LIN, 2007,
VAN DOORSLAER et al., 2015).

Tais espécies presentes na matéria organica também competem pelos sitios ativos do
catalisador, uma vez que podem se adsorver ao fotocatalisador. E importante dizer que uma
vez adsorvido ao dioxido de titdnio, os acidos hiimicos permanecem nos sitios ativos do
catalisador por serem compostos mais resistentes a oxidacdo. Desta forma, a presenga destes
acidos organicos pode causar a desativacdo do TiO2. Sendo assim, a presenca destas espécies,
principalmente de acidos humicos, representa uma preocupacao quando se planeja efetuar o

tratamento de recursos hidricos pelo processo de fotocatalise heterogénea (LIN; LIN, 2007).
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3.9. Trabalhos na literatura de degradacio do CFC por fotocatilise heterogénea

utilizando o fotocatalisador TiO2

Chatzitaks e colaboradores (2008) avaliaram a degradacio de 50 mg L' do antibiotico
CFC ao aplicar fotocatalise heterogénea utilizando os semicondutores TiO2 P-25 ¢ ZnO. Apds
4 horas de irradiagdo, foram obtidas degradacdes quantitativas para ambos os catalisadores
testados. E importante salientar que na presenga de TiOa, apds o tratamento, obteve-se total
remogao dos ions cloro das moléculas do antibidtico e liberagdo dos nitrogénios na forma de
ions nitrato e amonio.

Zhang e colaboradores (2010) otimizaram os parametros de degradagdo de CFC por
fotocatalise heterogénea. Na condi¢do 6tima encontrada (pH 6,4; 0,94 g L' de TiO> e 20 mg
L! de CFC inicial em 4gua duplamente destilada) foi obtido 86% de degradacdo apés 60 min
de irradiagao.

Lofrano e colaboradores (2016) aplicaram a fotocatalise heterogénea utilizando como
semicondutor o dioxido de titdnio (TiO2 Degussa P25) para a degradacdo de 25 mg L' de
CFC em 4gua ultra pura. Os resultados evidenciaram que o processo pode ser otimizado
quando usado 1,6 g L' do catalisador por 120 min de irradiac3o.

Zhang e colaboradores (2018) avaliaram a degradagdo e formagao de intermediarios
quando 5 mg L' de CFC em 4gua deionizada sdo tratados pelos processos de cloragio ou
oxidagdo fotocatalitica. Os resultados mostraram que o tratamento de uma solugdo contendo
CFC pelo processo de cloracao ¢ dependente da concentragdo de cloro utilizado e do pH
aplicado, sendo aplicados na otimizagdo 3,0 x 10* mol L' de Cl, em pH 10. J4 para o
processo de fotocatalise heterogénea, a melhor resposta de degradacdao do CFC (85%) foi
obtida quando utilizado 1,0 g L' de TiO> em pH 4,0 ap6s 60 min de irradiagdo.

Os trabalhos mencionados avaliaram a eficiéncia do processo de fotocatdlise
heterogénea para solugdes contendo altas concentragdes de CFC em agua deionizada ou
destilada. Como mencionado, as concentracdes encontradas deste farmaco em aguas naturais
e residuais sdo bem menores do que as que foram aplicadas nestes trabalhos. Sendo assim, ¢
necessario avaliar a eficiéncia deste processo para concentracdes menores de CFC, de forma a
se aproximar da realidade.

Além disto, nenhum dos trabalhos mencionados avaliou a eficiéncia do processo
aplicado em 4aguas naturais e residuais. Uma vez que tais matrizes apresentam varios

interferentes ao processo, como ions e matéria organica, também ¢ de suma importancia a
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avaliagdo da degradagdo deste antibidtico em diferentes matrizes, nas quais comumente ¢

detectado, como agua de rio e efluente de estacdo de tratamento de esgoto.
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4. MATERIAIS E METODOS

4.1. Reagentes Quimicos

1- Cloranfenicol (C11H12C1:N2Os- MM= 323,13 g mol!) puro (Vetec) - a partir do padrio
recebido, preparou-se solugio estoque de concentragio 3 umol L™, solubilizando 0,0019 g do
farmaco em 2,0 L de matriz aquosa (agua deionizada, agua de rio ou efluente de estacao de
tratamento de esgoto). Vale ressaltar que se efetuou alguns testes em agua deionizada com
uma maior concentra¢io inicial do farmaco (20 pumol L), a qual também se preparou ao

solubilizar o farmaco (0,0065 g) em 1,0 L de agua deionizada.

2- Dioxido de Titanio (TiO2) P25 Degussa- utilizou-se este reagente como recebido,

sendo aplicado como fotocatalisador para os experimentos de fotocatalise heterogénea.

3- Peroxido de hidrogénio (H202) PA (Synth) — a partir da solugdo do frasco previamente
padronizada (378,30 g L) com permanganato de potéssio, preparou-se 10 mL de solugdo
estoque 5 g L'! (para ser utilizada nos experimentos de degradacio em 4dgua deionizada e 4gua

de rio) e outra de 50 g L! (utilizada nos experimentos com ETE).

4- Sulfito de soédio (NaxSO3) anidro PA (Synth) — utilizou-se este reagente nos
experimentos de analise de sinergismo do perdxido de hidrogénio para o processo. Para isto,
preparou-se 10 mL de uma solugio estoque 0,01 mol L' (1,26 g L), solubilizando 0,0126 g

de Na>SO; em agua deionizada.

5- Acido sulfarico (H2SO4) PA-ACS (Dindmica)- preparou-se solugdes de acido
sulfurico em diferentes concentracdes (0,01; 0,1; 1,0 e 3,0 mol L!) em 4gua deionizada para
ajuste de pH. Utilizou-se também solugao estoque 1/17 (v/v) (H2SO4/ H20) para determinagao

de peroxido de hidrogénio residual.

6- Hidroxido de sodio (NaOH) (Synth)- preparou-se solugdes de hidroxido de s6dio em

diferentes concentragdes (0,01; 0,1; 1,0 e 3,0 mol L'!) em 4gua deionizada para ajuste de pH.
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7- Oxalato de 6xido de titanio e potassio dihidratado (C4K2O9Ti. 2H20) > 90% (Sigma-
Aldrich)- utilizou-se solugdo estoque 50 g L' (em 4gua deionizada) para determinacio de

peréxido de hidrogénio residual.

8- Metanol grau HPLC (J. T. Baker)- utilizou-se este reagente como recebido. Aplicou-se
como fase mével para as andlises em cromatografia liquida de alta eficiéncia — HPLC (do

inglés High Performance Liquid Cromatography).

9- Acetonitrila grau LC-MS (Fluka Chromasolv)- utilizou-se este reagente como fase

movel para as andlises em cromatografia liquida de ultra eficiéncia.

10-  Acido férmico (CH202) com pureza de 98% (Sigma-Aldrich)- utilizado para a
acidificacdo dos solventes utilizados como fase mével nas andlises de cromatografia liquida

de ultra eficiéncia.

11-  Bactéria Vibrio fischeri liofilizada BIOLUX® Lyo-5- organismo teste utilizado para

os ensaios de ecotoxicidade aguda.

12-  Tampao de reativagdo da bactéria adquirido juntamente ao kit para realizagdo dos

ensaios de toxicidade.

13- Cloreto de sédio (NaCl) (Isofar)- preparou-se uma solucao 2% (m/v) de NaCl em agua

deionizada utilizada para ajuste da salinidade das amostras no teste de ecotoxicidade.

4.2. Equipamentos e Materiais

1- Balanga analitica AUY 220 (SHIMADZU) £ 0,0001 g;

2- Desionizador (MilliQ Plus);

3- Espectrofotometro SHIMADZU UV PHOTOMETER UV-1800;

4- pHmetro (mPA-210);

5- Agitador magnético (Fisatom);
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6- Bomba a véacuo (Prismatec)

7- Membranas de filtracio Whatman 0,45 pm de mistura de ésteres (Quimica Moderna);

8- Membranas de filtragdo 0,22 e 0,45 um de Nylon para seringa (Unicho®);

9- Seringa;

10-  Reatores tanque de 500 mL;

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

12- Analisador de carbono (SHIMADZU TOC- VCPH/ CPN equipado com um injetor
automatico ASI-V).

13- Cromatografo liquido de ultra eficiéncia (SHIMADZU Nexera X2) conectado a um
espectrometro de massas com analisador hibrido quadrupolo- tempo de voo QTOF (Bruker
Daltonics, Impact II) equipado com uma coluna analitica Shim-pack XR ODS III (2,0 mm x

50 mm x 1,6 um).

14- Estagdo de trabalho EasyTox® ET-400, composta por: um lumindmetro portatil para
a medida de bioluminescéncia (BioFix® Lumi-10); um modulo de incubagio térmica para a
incubacdo de cubetas a temperatura controlada de 15 °C (EasyCool H32), um software que ¢
acoplado ao equipamento que recebe os dados de leitura automaticamente, gerando assim os

resultados (EasyData v.1.0).
4.3. Matrizes aquosas
a) Agua superficial (Rio Uberabinha)- coletou-se no més de Agosto de 2017, esta matriz

na Estacdo de Tratamento de Agua (ETA Bom Jardim) da cidade de Uberlandia- Minas

Gerais, Brasil.
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b) Efluente de estacdo de tratamento de esgoto (ETE)- coletou-se em Dezembro de 2017,
esta matriz na Estacdo de Tratamento de Esgoto (ETE Aclimacao- Setor Leste) da cidade de
Uberlandia- Minas Gerais, Brasil.

E importante ressaltar que a caracterizagio dos pardmetros fisico-quimicos de ambas

as matrizes foi realizada pela empresa Bioética e sdo apresentados no item 5.3.1.
4.4. Procedimento Experimental
4.4.1. Sistema operacional

Os experimentos de fotocatdlise heterogénea em escala laboratorial foram realizados
em batelada. Utilizou-se em todos os experimentos o sistema operacional representado na
Figura 7. Este sistema ¢ composto por um agitador magnético, um reator fotoquimico ¢ uma
fonte de irradiagdo (duas lampadas de luz negra de 10 W, posicionadas em paralelo, com

emissao maxima entre 350-400 nm).

FIGURA 7- Sistema operacional utilizado nos experimentos de fotodegradacao.

Fonte: O Autor, 2018.

Vale ressaltar que as lampadas de luz negra utilizadas foram dispostas de modo a
ficarem separadas por 3,5 cm entre si e por 1 cm do topo do reator. Além disto, para todas as

matrizes avaliadas, utilizou-se um reator do tipo tanque de 500 mL, apresentado na Figura 8.
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FIGURA 8- Reator do tipo tanque utilizado nos experimentos de fotodegradagao.

Fonte: RICARDO, 2017.

As caracteristicas deste reator fotoquimico de frasco ambar sdo: profundidade de 4,9

cm, didmetro de 155,5 cm e uma superficie irradiada de 188,6 cm?.

4.4.2. Experimentos de fotodegradagdo

Os experimentos de fotodegradacdo foram realizados com 500 mL da solugdo aquosa
do firmaco CFC a uma concentragdo de 3 pumol L' (para as matrizes de 4gua deionizada,
agua de rio e efluente de tratamento de esgoto) em um reator do tipo tanque de mesmo
volume, sob agitacdo magnética de 250 rotagdes por minuto (rpm) e em temperatura ambiente
(26 £ 1 °C).

A fim de se analisar a eficiéncia do processo, a concentracdo do farmaco foi
monitorada por cromatografia liquida de alta eficiéncia (do inglés High Performance Liquid
Cromatography- HPLC). Para isto, foram retiradas aliquotas de 5,00 mL de amostra, em
intervalos de tempo de reagdo pré-estabelecidos. E importante dizer que antes da injegdo das
amostras no cromatografo, as aliquotas foram filtradas com membranas de 0,45 um, de forma
a se reter as particulas de fotocatalisador suspensas.

Todos os parametros operacionais de degradagdo do farmaco pelo processo de

fotodegradacao aplicado foram otimizados de forma univariada.

4.42.1. Otimizacdo dos pardmetros operacionais

A fim de se otimizar a degradagdao do CFC pelo processo de fotocatalise heterogénea,
foram avaliadas trés variaveis (concentragao do fotocatalisador TiO»2, pH e concentragdo de

H>0»), de forma a se verificar a influéncia destas na eficiéncia fotocatalitica.
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Inicialmente, realizou-se a otimizacdo dos parametros operacionais de degradacdo para
o farmaco em agua deionizada. Para estes experimentos, a concentragdo inicial do CFC
utilizada foi de 3 pmol L™ (0,97 mg L™).

O primeiro parametro a ser otimizado foi a concentragdo de TiO,. Para isto, aplicou-se
a solucdo do farmaco em pH 5,70 (natural da solucdo) e diferentes concentracdes deste
catalisador (25, 50, 100 e 150 mg L"), escolhidas de acordo com o trabalho de Gomes Junior
et al. (2017), no qual 79,4 mg L' de TiO2 e 66,3 min de reagdo foram necessarios para
degradar 1,1 mg L' de Fipronil. Sendo assim, primeiramente, avaliou-se a degradagio do
CFC durante 120 min, porém foi observado total degrada¢do do farmaco apés 30 min de
radiagdo. Logo, avaliou-se as eficiéncias de degradacdo proporcionadas por diferentes
concentragdes do fotocatalisador apds 30 min de reagdo, retirando-se aliquotas para monitorar
a concentragdo do CFC em 0, 2, 5, 10, 20 ¢ 30 min. Vale ressaltar que para a escolha da
melhor concentragdo a ser utilizada, foi-se avaliado o perfil de degradagdo, assim como
alguns dados cinéticos (tempo de meia-vida e constante cinética).

Além disso, ¢ importante dizer que também foi realizado experimentos controle, nos
quais foi-se avaliado a influéncia da fotélise do firmaco pela radiagdo UV-A durante o
mesmo tempo de reagdo e também o processo de adsor¢do e dessor¢do do composto ao
catalisador sob agitagdo magnética, sem a presenca de radiacao.

Sabe-se que o pH do meio reacional influencia no comportamento de contaminantes
emergentes e na carga da superficie do fotocatalisador (SARATALE et al., 2014). Sendo
assim, depois de definida a melhor concentragdo de TiOz, avaliou-se a influéncia do pH
inicial. Para isto, foi-se testado diferentes valores de pH inicialdurante 0 mesmo tempo de
radiacdo fixada anteriormente. Assim, elegeu-se os pHs iniciais: 3,50; 5,70 e 10,0. Com os
perfis de degradagdo obtidos e dados cinéticos calculados, escolheu-se o melhor meio
reacional para o processo de degradacdo do farmaco.

Também se testou o efeito da adicdo de perdxido de hidrogénio (H202) ao meio
reacional, o qual pode ser aplicado como aceptor de elétron para evitar o processo de
recombinagdo elétron e lacuna, aumentando assim a eficiéncia do processo (MALATO et al.,
2009). Vale ressaltar que a concentragao teorica para total mineralizacdo do CFC pode ser

calculada através da reacao entre o composto-alvo e o H>O» (Equacao 33).

C11H12CN2Os(agyt 27H202(aq)— 11CO2(gy+ 2C1 (agyt 2NO3 ™ (agy+ 4H (agy+ 31H20q) (33)
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A partir da Equagdo 33, tem-se que sdo necessarios 27 mol de H>O, para mineralizar 1
mol de CFC. Assim, para 3 pmol de CFC, sdo necessarios 81 pmol de H,O> (2,8 mg L.
Desta forma, de acordo com a concentracao tedrica de H>O; calculada, elegeu-se diferentes
concentragdes de H.0» (0,7; 1,4; 2,8 e 5,6 mg L) para avaliar a influéncia da adicdo deste
oxidante ao meio reacional quando aplicado as melhores condi¢des para a concentracdo de
TiO2 e pH durante 30 min de radiagdo UV-A.

Baseando-se nos resultados encontrados na otimizagdo da degradacao do CFC pelo
processo de fotocatalise heterogénea em agua deionizada, buscou-se encontrar as melhores
condi¢cdes experimentais para a degradagdo deste fArmaco em agua de rio e efluente de ETE.
O procedimento para estas etapas se deu de forma semelhante ao que foi utilizado para dgua
deionizada. Primeiramente, realizou-se um teste preliminar no qual avaliou-se a degradacao
do CFC em 4gua de rio ao se aplicar 100 mg L™ e 30 min de reagdo, no qual coletou-se
amostras em 0, 2, 5, 10, 20 e 30 min. Entretanto, uma vez que estas matrizes apresentam
diversas espécies interferentes, tais como matéria organica e ions inorganicos, os quais sao
sequestradores de radicais hidroxila, o tempo de reacdo necessario para total degradagdo do
farmaco foi maior do que aquele aplicado para 4gua deionizada (VAN DOORSLAER et al.,
2015). Sendo assim, para os experimentos em agua de rio, avaliou-se o perfil de degradagao
do CFC durante 120 min de radiagdo, no qual coletou-se amostras para inje¢do no HPLC em
0, 10, 20, 40, 60, 80, 100 e 120 min. Enquanto que foi-se utilizado 240 min de reagdo para o
efluente de ETE, devido a maior complexidade do mesmo. Em efluente de ETE, as amostras
para HPLC foram retiradas em 0, 30, 60, 90, 120, 150, 180, 210 e 240 min. Vale ressaltar que
também efetuou-se um teste preliminar para determinar se haveria necessidade de maior
tempo de reacdo em efluente de ETE. Neste caso, avaliou-se a degradacdo do CFC em
efluente de ETE durante 120 min, o que mostrou necessidade de maior tempo de radiagao.

Para 4gua de rio, as concentracdes de TiO; avaliadas foram: 50, 100, 200, 250 e 300
mg L', enquanto que para efluente de ETE avaliou-se as concentragdes 150, 250, 450 e 650
mg L. Assim como avaliado em 4gua deionizada, a influéncia dos processos de fotdlise e de
adsorcdo e dessor¢do (aplicando a melhor concentragdo de fotocalisador encontrada) também
foram avaliadas em ambas as matrizes.

De forma similar, aplicou-se diferentes pHs iniciais ao processo de fotodegradagao na
presenca da melhor concentracdo de TiO> encontrada para ambas as matrizes. Para dgua de
rio, avaliou-se os pHs: 3,50; 6,30 (natural) e 10,00 durante 120 min de reagdo, enquanto que
para efluente de ETE, testou-se os pHs iniciais: 3,50; 5,70 e 7,00 (natural da matriz) durante

240 min de radiacao.
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O efeito da adicdo de H>O> também foi testada, entretanto, devido a presenga de
matéria organica e ions inorganicos, elegeu-se diferentes concentragdes deste reagente para
cada matriz. Para dgua de rio, as concentragdes de H»O, testadas foram de 2,8; 5,6; 11,2 e
22,4 mg L', enquanto que para ETE aplicou-se 10; 25; 50 e 75 mg L' deste agente oxidante.

Assim como para agua deionizada, em cada pardmetro operacional observou-se os
perfis de degradagao obtidos e os dados cinéticos calculados (tempo de meia-vida e constantes

cinéticas), de forma a se escolher as melhores condi¢des a serem aplicadas.

4.5. Analises Quimicas

4.5.1. CFC

A concentra¢do do farmaco CFC foi monitorada usando um cromatégrafo liquido de
alta eficiéncia LC-6AD (SHIMADZU), equipado com um detector UV-DAD, modelo SPD-
M20A (SHIMADZU), disponivel no Laboratério Multiusudrio do Instituto de Quimica da
UFU.

Para as anlises, utilizou-se como fase estacionaria uma coluna Phenomenex® C-18
(Luna 5 pm, 250 x 4,6 mm), e como fase mdvel, 4gua e metanol, em uma propor¢ao
50%:50% (v/v). Em cada inje¢do, 20 puL da amostra foram eluidos isocraticamente a uma
vazdo de 1 mL min™.

As curvas analitica de calibragdo do farmaco em cada matriz avaliada foram feitas
através da injecdo no cromatdgrafo de solugdes de CFC a diferentes concentragdes,
preparadas a partir de uma solugdo estoque do farmaco de concentragdo 4 pmol L' em

baldes volumétricos de 10 mL para cada concentracao.

4.5.2. Carbono Organico Dissolvido (COD)

O decaimento de COD foi realizado por um analisador de carbono (SHIMADZU
TOC- VCPH/ CPN equipado com um injetor automatico ASI-V). Neste equipamento, ¢
realizado a medida do carbono total (CT) e do carbono inorganico (CI). Desta forma, pela
subtraindo-se a medida de CI do valor de CT, gera-se a medida direta de carbono organico
total (COT).

Para a analise de CT, tem-se que a amostra ¢ levada a combustdo catalisada por

platina adsorvida em alumina a uma temperatura de 680 °C. O didéxido de carbono liberado ¢
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entdo analisado por absor¢do em infravermelho, no qual o pico gerado ¢ proporcional a
concentragdo de CT da amostra.

Ja a andlise de CI ¢ realizada em outro compartimento do equipamento, no qual ha
adi¢do de acido fosforico 25% (v/v) as amostras sob fluxo constante de ar sintético de alta
pureza. Com a redu¢do do pH e borbulhamento de ar, tem-se a producido de CO», formado a
partir de carbono inorganico da amostra, ou seja, de carbonatos e bicarbonatos. O gas gerado
¢ direcionado ao detector de infravermelho, o qual gera um pico que tem sua area
proporcional ao CI da amostra.

Para este teste, em determinados tempos de reagdo para os experimentos otimizados de
fotocatalise heterogénea nas matrizes avaliadas, assim como para os experimentos de fotolise,
um volume de 20 mL de amostra foi coletado e filtrado em membrana com poros de 0,45 pm
para a avaliacdo da mineralizagdo. Vale ressaltar que devido as amostras serem filtradas,
determinou-se carbono organico dissolvido (COD).

Para o experimento em agua deionizada, esta andlise foi realizada utilizando uma
maior concentragdo de CFC (20 pmol L), sendo coletadas e filtradas aliquotas antes do
inicio do experimento e apds 60, 120 e 180 min para os processos de fotocatalise heterogénea
(aplicando-se os parametros otimizados para a menor concentracdo de CFC) e para fotdlise. Ja
nas matrizes de agua de rio e efluente de ETE, avaliou-se a mineralizacao utilizando 3 pmol
L', uma vez que nas matrizes h4 presenca de matéria organica, o que eleva o valor de COD.
Sendo assim, foram coletadas e filtradas aliquotas em 0, 40 e 120 min de rea¢do nos
experimentos em agua de rio e em 0, 30, 150 e 240 min de reagdo para os experimentos em
ETE.

E importante dizer que para estas analises, foi-se necessario preparar curvas analiticas
para a determinagdo de CT, sendo utilizado como padrio o biftalato de potdssio e para
determinagdo de CI, utilizando bicarbonato de soédio e carbonato de s6dio como padrdes da

curva.

4.5.3. Identificacdo dos produtos de transformagdo por Cromatografia Liquida de Ultra-
Eficiéncia (do inglés UHPLC- Ultra High Performance Liquid Cromatography)

Os produtos de transformagao (PTs) do CFC gerados na condigdo otimizada em agua
deionizada foram monitorados usando um cromatografo liquido de ultra eficiéncia
(SHIMADZU Nexera X2) conectado a um espectrometro de massas com analisador hibrido

quadrupolo- tempo de voo QTOF (Bruker Daltonics, Impact II). Utilizou-se uma coluna
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analitica Shim-pack XR ODS III (2,0 mm x 50 mm x 1,6 pm), termostatizada a 30°C.

Como fase movel, foi-se utilizado uma mistura de acetonitrila acidificada com acido
formico a 0,1% (A) e 4gua também acidificada com 0,1% de acido férmico (B) sob um fluxo
de 0,3 mL min’'. Para as analises, aplicou-se um modo gradiente, tendo como condigdo inicial
10% A, a qual foi mantida por 1 min, aumentando para 90% A até 8 min. Tal propor¢ao foi
mantida por 2 min, retornando a condig¢do inicial em 2 min, a qual novamente foi mantida por
3 min.

O espectrometro de massa QTOF foi operado em modo de ionizagdo negativa sob as
seguintes condicdes: capilar de 2500 V, nebulizador a 3 Bar, fluxo do gas secante em 9 L. min
‘I temperatura do gas 190 ° C. Em todas as anélises, o volume de inje¢do foi de 10 pL. As
amostras injetadas foram previamente filtradas com filtro de 0,22 pm. O sistema QTOF MS
opera em modo de aquisicdo de dissociacdo induzida por colisdo de banda larga (do inglés
broadband collision-induced dissociation- bbCID), o qual fornece espectros MS e MS/MS ao
mesmo tempo. Todas as informagdes de MS foram registradas na faixa m/z entre 55-1000
com uma taxa de varredura de 2 Hz. O modo bbCID permite trabalhar com duas energias de
colisdo diferentes: uma com baixa energia de colisdo de 10 eV para espectros MS adquiridos,
e outra que aplica uma energia de colisdo alta de 20 eV para obter espectros MS/MS. Os
dados da analise dos PTs foram processados com o software DataAnalysis 4.2. A composi¢ao
elementar e a equivaléncia de dupla ligacao (do inglés doublebound equivalency- DBE) foram
selecionadas. Na maioria dos casos, possiveis composi¢des elementares para ions com um

desvio de + 5 ppm foram atribuidas.

4.54. HO:

A concentragdo do peroxido de hidrogénio residual foi determinada usando o método
espectrofotométrico no qual se ¢ aplicado oxalato de titanio. Neste método, o oxalato de
oxido de titanio e potassio dihidratado (C4K09Ti. 2H>O) reage com o perdxido de
hidrogénio em meio 4cido (Equacao 34). Esta rea¢cdo forma como produto o dcido pertitanico
(H2TiO4), 0 qual apresenta coloracdo amarelada e comprimento de maxima absorbancia em

400 nm (EISENBERG, G., 1943).

Ti4+(aq) + H202(aq) + 2 H2O() — HaTiO4(aq) + 4 H' ag) (34)
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Este método foi adotado uma vez que apresenta baixo limite de detecgio (100 pg L)

reportado pela literatura (USP TECHNOLOGIES, 2015).

4.5.5. Andlise ecotoxicologica de amostras aquosas para bactéria Vibrio fischeri

A toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri foi feita pela medida da emissdo de
luminescéncia deste organismo-teste ap6s 30 min de exposi¢dao as aliquotas das matrizes
(agua deionizada, agua bruta de rio e efluente de ETE) contendo o antibidtico CFC antes,
durante e depois da aplicagdo do processo de fotocatalise heterogénea, conforme previsto pela
ABNT NBR 15411-3: Ecotoxicologia aquatica — Determina¢do do efeito inibitorio de
amostras sobre a emissdo da bioluminescéncia de Vibrio fischeri. Vale ressaltar que os
resultados de emissao obtidos apds o tempo de exposi¢ao sao comparados a medida de um
controle ndo téxico para a bactéria, sendo este uma solugdo de NaCl 2% (m/v) e com uma
referéncia toxica para o organismo, sendo esta uma solugio de Cr®* de concentragio 14,89 mg
L' (ABNT, 2012).

Os ensaios de ecotoxicidade foram realizados utilizando uma estacdo de trabalho
EasyTox® ET-400, composta por: um lumindmetro portatii para a medida de
bioluminescéncia (BioFix® Lumi-10); um médulo de incubagdo térmica para a incubagio de
cubetas a temperatura controlada de 15 °C (EasyCool H32), um software que ¢ acoplado ao
equipamento que recebe os dados de leitura automaticamente, gerando assim os resultados
(EasyData v.1.0) e um kit de bactérias liofilizadas (kit BIOLUX® Lyo-5) com tampdo de
reativacao.

Antes de se iniciar os ensaios, ligou-se o lumindmetro e a incubadora EasyCool®, a
fim de se estabilizar a temperatura em 15 °C. E importante dizer que antes da realizacdo dos
testes, ajustou-se o pH das amostras em uma faixa de 6,0 a 8,0 (idealmente 7,0). Tal ajuste foi
realizado com solugdes de hidroxido de sodio (NaOH) e acido cloridrico (HCI). Além disto, o
ajuste da salinidade foi feito pela solubilizacdo de uma massa adequada de cloreto de sddio
(0,1000 g) em 5 mL de amostra, de forma a se obter uma solugio de NaCl 20 g L™!.

Para a realizacdo dos ensaios de ecotoxicidade, inicialmente, reativou-se a bactéria.
Para isto, transferiu-se 1 mL de tampao de reativacao gelado para uma ampola com a massa
liofilizada de bactéria do freezer. Com o auxilio de uma micropipeta, homogeneizou-se a
suspensdo de forma a ndo formar bolhas e em seguida, transferiu-se a suspensdo para uma

cubeta da incubodora, deixando-a em repouso por 5 min.
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Apo6s o tempo de reativagdo, preparou-se uma solucdo diluida 11 vezes com solucio
salina em uma cubeta j& termoestavel. Para tal, adicionou-se 1,8 mL de solu¢do salina e 0,180
mL da bactéria reativada e se aguardou 15 min. Vale ressaltar que apds a diluigdo,
homogeneizou-se a solucao diluida como realizado durante a reativagao, evitando-se formar
bolhas. Além disto, armazenou-se o restante da suspensdo bacteriana reativada na geladeira
para posterior uso.

Apo6s o tempo de repouso, transferiu-se 0,1 mL da solugdo bacteriana diluida para as
cubetas ja termoestaveis na incubadora. Vale ressaltar que se deixou o sistema em repouso por
mais 15 min. Em seguida, efetuou-se a primeira leitura da bioluminescéncia da bactéria (sem
0 contato com as amostras). Vale ressaltar que apos a leitura inicial, adicionou-se nas cubetas
contendo 0,1 mL da suspensao bacteriana diluida, 0,9 mL de amostra.

Apbés a adi¢do das amostras, aguardou-se 15 min e realizou-se a leitura da
bioluminescéncia da bactéria ap6s 15 min de exposicao as amostras. Esperou-se mais 15 min
e realizou-se a leitura final, correspondente a 30 min de exposicao.

Os resultados obtidos consideram a redu¢do da luminescéncia do organismo-teste apos
30 min de contato com a amostra. Além disto, ¢ levado em consideracdo as alteracdes nas
medidas do controle atéxico (solugdo NaCl 2%) apdés o mesmo tempo de exposicdo,
efetuando assim um fator de corre¢do. Vale ressaltar que, de acordo com a Norma ABNT
NBR 15411-3: 2012, para a valida¢ao do ensaio a inibi¢do percentual de luminescéncia da
referéncia toxica (no caso, solugdo de Cr®* 14,89 mg L!) apés 30 min de exposi¢io deve estar

entre 20% e 80%.
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1. Método cromatografico (HPLC-DAD) para determinac¢iao do farmaco CFC

Primeiramente, a fim de se obter a banda de méxima absor¢do do composto-alvo para
posterior determinagdo e quantificagdo do farmaco por analises cromatograficas, preparou-se
uma solugio de CFC 20 umol L' em 4gua deionizada e se efetuou a varredura do espectro de
absor¢ao (de 190 nm a 700 nm). Além disto, também foi avaliada a influéncia do pH no
espectro de absor¢do do farmaco CFC. Para isto, efetuou-se também varreduras para os
espectros de absor¢ao do CFC em meio acido (pH 3,50) e meio basico (pH 10,00) com o
intuito de se observar possiveis deslocamentos de banda de absor¢do. E importante ressaltar
que para tal andlise se utilizou como branco 4gua deionizada e cubetas de quartzo.

Os espectros de absor¢do obtidos sdo apresentados na Figura 9.

Figura 9- Espectro de absorcio do farmaco CFC (20 pmol L' em 4gua deionizada) em

diferentes pHs.
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Fonte: O Autor, 2018.
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Pela Figura 9, observa-se que o comprimento de onda de méxima absor¢do para o
farmaco CFC ¢ 277 nm, sendo este, portanto, adotado para o monitoramento da concentragdo
do farmaco por cromatografia. Além disto, nota-se que nao houve deslocamento de banda de
maxima absor¢ao em meio acido e em meio basico.

Como relatado por Ricardo (2017), quando utilizado uma coluna cromatografica com
fase estacionaria C18, a melhor propor¢ao da fase movel d4gua e metanol para a determinagao
de CFC ¢ 50:50, a uma vazdo de 1 mL min'. Nestas condi¢des, o tempo de retengio (tr) do
farmaco em questao ¢ de 7,5 £ 0,1 min. A Figura 10 apresenta o cromatograma obtido quando
estas condigdes foram aplicadas para 3 umol L' de CFC em agua deionizada. E importante
ressaltar que este método cromatografico também foi utilizado para as matrizes reais (agua
superficial e efluente de ETE), nas quais o farmaco também foi detectado no mesmo tempo de

reten¢ao mencionado.

Figura 10- Cromatograma para o farmaco CFC (3 pmol L' em 4gua deionizada).
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Fonte: O Autor, 2018.

Pela Figura 10, percebe-se que o tempo morto da coluna ¢ de aproximadamente 3 min.
Sendo assim, o método cromatografico escolhido ¢ adequado, uma vez que garante um
intervalo de tempo entre o pico do composto-alvo e o tempo morto da coluna. Vale ressaltar

que este intervalo ¢ importante, pois durante as reacdes de degradacao avaliadas, produtos
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intermedidrios sdo formados, os quais também serdo visualizados no cromatograma
(usualmente em menores tempos de retengao).

A partir do método cromatografico definido, avaliou-se a degradagdo do antibiodtico
CFC em agua deionizada, agua superficial e efluente de ETE pelo processo de fotocatalise
heterogénea.

Inicialmente, escolheu-se otimizar o processo em agua deionizada, isto pois, nesta
matriz ndo ha presenca de interferentes para as reagdes de degradagdo e, portanto, as

condigdes Otimas nesta matriz permitem avaliar o perfil de degradagdo do CFC isoladamente.

5.2. Experimentos em agua deionizada

5.2.1. Curva analitica de calibrag¢do em dgua deionizada

A partir do método cromatografico definido no item 5.1, fez-se uma curva analitica de
calibragdo para a determinacdo do antibiotico CFC em 4gua deionizada. Para isto, preparou-se
12 solucdes padrio de concentragdes entre 0,025 ¢ 3,4 pmol L. E importante dizer que se
procurou injetar valores baixos de concentragdo do analito de forma a ser verificado a menor
concentracdo capaz de gerar sinal analitico. Desta forma, injetou-se 20 uL de cada uma destas
solucdes em um cromatografo Shimadzu LC-10 AD com detector UV-Vis SPD- 10A em 277
nm, equipado com uma coluna C18 de fase reversa Luna Phenomenex® (250 mm x 4,6 mm X
5 um). Vale ressaltar que para cada concentragdo foi preparada e determinada o sinal obtido
em triplicata.

A Figura 11 apresenta a curva de calibracdo obtida para o farmaco CFC, obtida através

da relagdo entre 4rea de pico cromatografico e concentragao.
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Figura 11- Curva analitica de calibragao para CFC em agua deionizada.
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Fonte: O Autor, 2018.

Considerando as figuras de mérito, a partir da curva analitica de calibragdo
apresentada na Figura 11, é importante destacar o limite de detec¢do (LD) e o limite de
quantificagdo (LQ). O limite de detec¢dao ¢ definido como a menor concentracdo do analito
que pode ser detectada com certo nivel de confianga, porém ndo necessariamente
quantificado. O LD pode ser calculado a partir dos parametros apresentados na Figura 11,

como apresentado pela Equagdo 35 (SKOOG et al., 2006; INMETRO, 2016).

_ 33xs
b

LD (35)

Onde: s € o desvio-padrao da resposta do branco ou o desvio-padrao do menor nivel da
curva analitica, quando o branco nao apresentar sinal. E b € o coeficiente angular, ou seja, a
inclinacao, da curva analitica.

Ja o limite de quantificagdo (LQ) ¢ definido como a menor quantidade do analito que
pode ser determinada e quantificada com precisdo e exatiddo aceitdveis. O LQ pode ser
determinado de varias formas. Uma destas formas ¢ considerando os parametros da curva de
calibra¢do, como apresentado pela Equacgdo 36, entretanto, o LQ também pode ser obtido a

partir do LD, de acordo com a Equagao 37 (INMETRO, 2016).
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LO= 10xs (36)
b
LQ =3,3xLD (37)

Desta forma, considerando os parametros da curva de calibracdo (Figura 11) e as
Equagdes 35 e 37, os valores de LD e LQ calculados para o CFC s3o 0,012 e 0,040 pmol L,
respectivamente. Nota-se que os valores obtidos para LD e LQ sdo baixos ¢ podem nao
representar a realidade. Desta forma, buscou-se outro método para a determinacdo destas
figuras de mérito. Para métodos instrumentais, ¢ sugerido que o LD seja determinado pela
razdo sinal/ruido, uma vez que em cromatografia ha presenca sinal de ruido na linha base
(INMETRO, 2016; ANVISA, 2017).

Neste método, compara-se o sinal gerado por amostras de baixas concentragdes
conhecidas do analito com o ruido do branco. Para que o analito possa ser determinado com
confianca, uma relagdo sinal/ruido de 2:1 foi adotada, definindo, portanto a menor
concentracdo a ser detectada (INMETRO, 2016). Sendo assim, dentre as concentragdes
testadas, verificou-se que o LD ¢ 0,025 pmol L. Vale ressaltar que se injetou 7 vezes a
solugdo de CFC nesta concentragdo, garantindo a detec¢do do sinal obtido. O LQ foi entdo
recalculado, conforme a Equagdo 37, obtendo-se o valor de 0,082 pmol™!.

Adotou-se, portanto, os valores de LD e LQ calculados pelo método sinal/ ruido, uma

vez que estes consideram o ruido da linha base.

5.2.2. Otimizagdo dos parametros operacionais do processo de fotocatdilise heterogénea em

dgua deionizada

Como mencionado, ha varios fatores que podem influenciar na eficiéncia da
fotodegradacdo de contaminantes por fotocatdlise heterogénea, tais como: concentra¢do do
fotocatalisador, pH inicial, concentracdo inicial do composto-alvo, presenca de aceptores de
elétrons, intensidade da luz e entre outros (REZA; KURNY; GULSHAN, 2017). Desta forma,
¢ importante avaliar estes parametros, buscando as melhores condi¢des experimentais para o
processo de degradacao.

Neste trabalho, optou-se por trabalhar em temperatura ambiente e intensidade da luz
constante (fornecida por duas lampadas de luz negra de 10 W), e avaliou-se a influéncia da
concentracao do fotocatalisador, do pH inicial da solugdo a ser tratada e o efeito da adicao de

peroxido de hidrogénio (H202), o qual € um aceptor de elétrons.
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5.2.2.1. Avaliacdo da concentracdo de fotocatalisador

3

O primeiro parametro a ser avaliado foi a concentracdo do fotocatalisador TiO,. E
importante dizer que o fotocatalisador aplicado foi o TiO> Degussa P-25, ja que sua maior
eficiéncia ¢ relatada na literatura em relagdo aos outros fotocatalisadores ¢ ao TiO; de fase
unica (BAGHERI; JULKAPLI, 2017).

De acordo com experimentos preliminares (dados nao apresentados), foi possivel
perceber que a fotodegradacio de 3 umol L™ do antibiético CFC por fotocatélise heterogénea
atingiu concentragdes abaixo do limite de quantificagdo em aproximadamente 30 min. Além
disto, dentre as concentrag¢des do fotocatalisador avaliadas, quando se foi utilizado 100 mg L!
de TiO,, obteve-se um decaimento mais rapido do composto-alvo. Sendo assim, de modo a
otimizar este parametro experimental, ¢ importante avaliar concentragcdes do catalisador em
niveis maiores e menores do que 100 mg L, durante 30 min de reagdo. Portanto, as
concentragdes de TiO; testadas foram: 25, 50, 100, e 150 mg L.

Uma vez que a otimizacdo dos pardmetros operacionais (concentracdo de
fotocatalisador e pH inicial) foi realizada de forma univariada, para estes experimentos nos
quais buscou-se a melhor massa de TiO> a ser aplicada, utilizou-se a concentracdo inicial de 3
pumol L' de CFC e o pH inicial foi fixado em (5,70), sendo este o pH natural da solu¢do do
farmaco.

Realizou-se também um experimento de fotélise direta, ou seja, irradiagdo da solucdo
de CFC na auséncia do catalisador, de forma a se avaliar a contribui¢cdo de apenas irradiag@o
UV-A para a degradagdo do farmaco.

Nestes experimentos, mediu-se o pH da solugdo e coletou-se aliquotas para monitorar
a concentracdo de CFC antes do inicio do experimento e ap6s 2, 5, 10, 20 e 30 min de reacao.
Além disto, também ¢ importante mencionar que tais experimentos foram realizados em
duplicata, garantindo assim repetibilidade dos resultados.

A Figura 12 apresenta os perfis de degradacdo para as diferentes concentracdes de
fotocatalisador avaliadas, enquanto que a Tabela 2 mostra os valores de pH medidos durante a

fotodegradacao.
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Figura 12- Degradag¢do de CFC para diferentes concentragdes de TiO> em agua deionizada

durante 30 min. Condig¢des iniciais: [CFC]=3 umol L'}; pH =5,7.
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Fonte: O Autor, 2018.

Tabela 2- Valores de pH durante os experimentos de avaliagdo da concentracdo de TiO2 em

agua deionizada.

[TiO2] (mg L")

t (min) 0 25 50 100 150
0 5,74 +0,01 5,74+ 0,01 5,74 £0,02 5,74 £ 0,02 5,74 £0,02
2 NM 5,25+0,00 5,40+0,38 5,24 +0,18 4,96 + 0,06
5 NM 5,18+0,35 5,38 £0,40 5,08 £ 0,08 5,17 +£0,04
10 NM 5,15+0,05 5,18+0,24 4,93 +0,01 5,12+£0,16
20 NM 5,12+£0,07 5,30+0,47 4,77+ 0,01 5,02+£0,10
30 5,62 0,03 5,06 £0,07 5,03 +0,16 4,96 + 0,22 4,95+ 0,08

NM: Nao medido
Fonte: O Autor, 2018.

Pela Tabela 2 tem-se que o pH da solucdo fica ligeiramente mais baixo quando
aplicado o processo de fotodegradacdo, entretanto, ndo ha uma grande variagdo do mesmo
ap6s 30 min de tratamento para todas as condi¢des avaliadas. Isto pode ser explicado pela
oxidagdo das moléculas de agua durante o processo de fotocatalise pelas lacunas (h'gv), as
quais geram além de radicais hidroxila, os ions H" (Equagdo 6). Além disto, o processo de

degradacao do farmaco também pode gerar espécies de carater mais acido, uma vez que
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também houve um ligeiro decréscimo de pH para o processo de fotdlise do farmaco,
sugerindo a formac¢ao de acidos carboxilicos pela oxidagdo do composto-alvo.

Observando a Figura 12, percebe-se que pelo processo de fotdlise utilizando a
irradiacdo UV-A, apenas 22% do antibidtico CFC foi degradado. Entretanto, ao se aplicar o
processo de fotocatéalise heterogénea, ou seja, ao se adicionar o fotocatalisador na presenga de
irradiacdo UV-A, obteve-se maiores taxas de degrada¢do do composto durante o mesmo
tempo de reacgdo. Isto ¢ explicado pela presenca de radicais hidroxila, os quais sdo espécies
altamente reativas e nao seletivas formadas durante o processo de oxidagdo avancada
utilizado, como representado pelas Equagdes 6 ¢ 7 (AHMED et al., 2011).

Sabe-se que a dosagem de TiO» ¢ um fator importante para 0s processos
fotocataliticos, e que a quantidade Otima de fotocatalisador a ser adicionado depende da
natureza do composto organico, assim como da geometria do reator (CHATZITAKIS et al.,
2008). Pela Figura 12, tem-se que ao aumentar a concentragcdo de TiO», ha inicialmente um
maior decaimento da concentracdo de CFC em um mesmo tempo analisado. Por exemplo, ao
se utilizar 25 mg L' de TiO», aproximadamente 85% do antibiético é degradado ap6s 30 min,
entretanto, quando 50 mg L' do mesmo catalisador é empregado, tem-se aproximadamente
96% de degradacdo do antibidtico. Isto pode ser explicado pela maior area superficial e,
consequentemente, maior adsor¢do de fotons para maiores dosagens de fotocatalisador,
resultando em maiores taxas de degradacio (AHMED et al., 2011; REZA; KURNY;
GULSHAN, 2017).

Por outro lado, altas concentragdes do fotocatalisador também podem ocasionar
efeitos negativos para o processo. Isto se deve ao maior grau de opacidade do meio reacional,
o que dificulta a penetragdo da luz, logo, diminuindo a eficiéncia. Além disto, em grandes
quantidades deste reagente, pode haver aglomerag¢do de particulas, o que diminui os sitios
ativos e também as taxas de degradagdo, assim como o aumento das taxas de recombinagdo
elétron/ lacuna e de reagdes como a recombinacdo dos radicais hidroxila que podem
prejudicar o processo (REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).

Entretanto, nota-se pela Figura 12 que as eficiéncias do processo para 50, 100 e 150
mg L' de TiO; sdo semelhantes. Sendo assim, para a escolha da concentragdo 6tima de TiO»,
foi-se necessario avaliar também alguns parametros cinéticos (constantes cinéticas e tempo de
meia-vida). E importante ressaltar que para todas as condi¢des avaliadas, a oxidagdo
fotocatalitica do CFC seguiu uma cinética de reag¢@o de pseudo-primeira ordem, como ja havia
sido relatado na literatura por Chatzitakis e colaboradores (2008) e por Zhang e colaboradores

(2018).
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Para os calculos das constantes cinéticas aparente de pseudo-primeira ordem (kap), €
necessario realizar uma regressdo linear com os dados experimentais, de acordo com a
Equagao 38. O tempo de meia-vida (t12) € aquele tempo necessario para que a concentragao
seja a metade do valor inicial. Para reagdes de pseudo primeira-ordem, este parametro cinético

pode ser obtido pela Equacao 39 (ZHANG et al., 2018, ATKINS; JONES, 2012).

_h(ﬂ]
[C],
¢ =% (39)

ap

k,t (38)

N =

Na Equagao 38, tem-se que [C] € a concentragdo do analito em determinado tempo t e
[Clo ¢ a concentragdo inicial do mesmo. Além disto, vale ressaltar que pela Equagao 39,
percebe-se que quanto maior ks,p, menor serd o tempo de meia-vida, indicando uma maior
cinética de reagao.

A Tabela 3 apresenta os valores de kap para as concentragdes de fotocatalisador

testadas, assim como os respectivos coeficientes de correlacdo linear (R?) e tempos de meia-

vida.

Tabela 3- Constantes cinéticas (kap) € ti2 para as reagdes de pseudo primeira ordem

caracteristicas da degradacdo do CFC na presenca de diferentes massas de TiO> em agua

deionizada.
[TiO,] (mg L) kap (min™) R? ti2 (min)
0 0,008 0,8178 91
25 0,064 0,9896 11
50 0,11 0,9981 6,2
100 0,18 0,9830 3,8
150 0,15 0,9945 4,6

Fonte: O Autor, 2018.

A partir dos dados cinéticos (Tabela 3), nota-se que quando aplicados 100 mg L™, o
valor de kap (0,18 min™') ¢ maior do que aqueles para 50 e 150 mg L' de TiO2 (0,11 ¢ 0,15
min!, respectivamente). Logo, pode-se inferir que a condi¢iio experimental que propiciou

uma maior cinética de degradacdo ¢ aquela na qual se foi aplicado 100 mg L' de TiO..
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Portanto, tal concentracido foi determinada como concentragdo Otima para este catalisador e
sera usada nos proximos experimentos de fotocatalise heterogénea em dgua deionizada.

Sabe-se que o CFC pode sofrer processo de adsorcao e dessor¢ao na superficie do
catalisador, e isto pode influenciar na remog¢ao de CFC. Desta forma, ¢ interessante avaliar a
contribui¢do deste processo.

Para isso, em béquer contendo 100 mL da solugdo de CFC 3 umol L, foi adicionado
uma massa de catalisador de modo a se obter uma concentragio de 100 mg L' de TiO». Vale
ressaltar que este teste foi realizado em triplicata. Com o intuito de analisar apenas interagao
do farmaco com a superficie do fotocatalisador, tais suspensdes foram mantidas no escuro e
sob a mesma velocidade de agitacdo magnética dos experimentos realizados anteriormente.
Apos 30 min de contato, aliquotas foram coletadas, filtradas em membranas de 0,45 um e
posteriormente injetadas no HPLC.

Verificou-se com este teste que apenas 1,06% =+ 0,48 de CFC sofre adsor¢do ao
catalisador, e, portanto, ndo ha influéncia deste processo para a fotodegradacao do antibidtico
em questdo. A fim de se explicar esta baixa interacdo entre as moléculas de CFC e a
superficie das particulas de TiO», deve-se considerar as cargas presentes na superficie do
catalisador, assim como o equilibrio de protonagdo e desprotonagdo do composto-alvo.

Sabe-se que dependendo do pH do meio, as particulas de TiO» apresentam cargas
positivas ou negativas em sua superficie. Para o TiO, Degussa P25, tem-se que o ponto de
carga zero (PZC- point of zero charge), ou seja, quando ndo ha cargas na superficie do
fotocatalisador, ¢ em pH 6,25 (AHMED et al., 2011; SARATALE et al., 2014). Sendo assim,
para valores de pH< PZC, as particulas do catalisador podem ser protonadas (Equagdo 19) e
portanto, apresentam carga positiva. J4 em meio basico (pH> PZC), estas estardo com carga

negativa (Equacdo 20).

TiOH + H" — TiOH," (19)
TiOH+ OH — TiO + H,O (20)

O pH inicial da solugdo de CFC ¢ menor que o PZC, logo, tem-se que parte das
particulas em suspensao de TiO; estardo com carga positiva (AHEMED et al., 2011).
J4 as estruturas do CFC em funcao do pH sdo apresentada pela Figura 13.



Figura 13- Estrutura do antibidtico CFC em diferentes pHs.
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Pela Figura 13, tem-se que no pH utilizado para os experimentos realizados,

aproximadamente 100% do CFC esta presente em solucao de forma neutra. Logo, isto sugere

uma baixa interacao entre as moléculas do farmaco e as particulas de fotocatalisador.

5.2.2.2. Avaliacdo do pH do meio reacional

Como mencionado anteriormente, o pH do meio reacional pode influenciar nas

interagdes entre as particulas do fotocatalisador e as moléculas do composto-alvo, e, portanto,

também influenciando na eficiéncia do processo fotocatalitico. Logo, ¢ interessante avaliar o

processo de degradacdo do farmaco por fotocatdlise heterogénea em diferentes meios

reacionais (sendo eles um meio mais acido e um basico).

Sendo assim, para tal estudo, realizou-se experimentos em meio mais acido (3,50) e

em meio basico (10,0). Vale ressaltar que no meio basico tem também a mudanca de carga

das moléculas do composto-alvo, uma vez que neste pH se tem em solucdo aproximadamente

100% das moléculas de CFC carregadas negativamente (Figura 13).
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Para estes experimentos, utilizou-se a concentragdo inicial de 3 umol L' de CFC e 100
mg L' de TiO,, uma vez que verificou-se previamente que esta seria a concentragio otima de
fotocatalisador a ser aplicada.

Assim como para a avaliagdo de diferentes massas de catalisador, nestes experimentos,
mediu-se o pH da solucdo e coletou-se aliquotas para monitorar a concentragcdo de CFC antes
do inicio do experimento e apos 2, 5, 10, 20 e 30 min de reagdo. Tais experimentos também
foram realizados em duplicata.

Na Figura 14, tem-se os perfis de degradacdo quando aplicados: pH natural da solugao
(5,70) e em meio mais acido (pH 3,50) e basico (pH 10,00). Ja a Tabela 4 mostra os valores

de pH medidos durante o processo fotocatalitico.

Figura 14- Degradacdo de CFC em diferentes pHs em dgua deionizada. Condigdes iniciais:

[CFC]=3 umol L'; [TiO2]= 100 mg L.
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Fonte: O Autor, 2018.
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Tabela 4- Valores de pH durante os experimentos de avaliagdo do pH do meio reacional para

agua deionizada.

Meio reacional

t (min)

Meio mais acido Solug¢do natural Meio basico
0 3,51+0,02 5,74 £ 0,02 10,01 £0,01
2 3,51 +£0,03 5,24 +£0,18 10,01 £0,01
5 3,52+£0,01 5,08 £0,08 10,00 £ 0,00
10 3,53 £0,00 4,93 £0,01 9,98 £ 0,01
20 3,51 +£0,01 4,77 £0,01 9,90 + 0,03
30 3,51 +0,01 4,96 +0,22 9,74 +£ 0,06

Fonte: O Autor, 2018.

Analisando a Figura 14, tem-se que o decaimento da concentracdo de CFC em meio
mais acido (3,50) ¢ similar ao perfil apresentado pela fotodegradacdo em pH natural da
solugdo do farmaco. Tal fato pode ser explicado pela distribuicdo das espécies de CFC em
ambos os pHs. De acordo com a Figura 13, nestes dois valores de pH, a espécie de farmaco
predominante no meio reacional ¢ a mesma. Logo, é esperado que para pH 3,50 ¢ 5,70, o
perfil de degradagdo seja semelhante.

J4 em meio bdsico, tem-se uma eficiéncia menor do que para os outros pHs avaliados,
atingindo aproximadamente 95% de remoc¢do de CFC, enquanto para as outras condi¢des a
concentragao do farmaco atinge valores abaixo do limite de quantificacao.

Sabe-se que em pHs acima do PZC, as particulas de fotocatalisador sdo carregadas
com carga negativa (Equacdo 20). Além disto, pela Figura 13, tem-se que a espécie
predominante de CFC também ¢ aquela carregada negativamente. Sendo assim, a repulsao
eletrostatica entre as moléculas de CFC e as particulas de fotocatalisador pode ser responsavel
pela menor eficiéncia de degradacdo em maiores valores de pH. Entretanto, ¢ importante
ressaltar que mesmo em meio basico, a eficiéncia do processo foi satisfatoria, semelhante
aquela observada nos outros valores de pH. Isto se deve ao fato de que o composto-alvo
encontra-se pouco adsorvido ao fotocatalisador, e, portanto, a degradacdo do composto-alvo
se da pela oxidagao por radicais hidroxila, os quais sdo gerados através da dgua adsorvida nas
particulas do fotocatalisador (Equagdo 6) e reagem com o CFC em solugao.

Estas observagdes também sdo comprovadas através dos dados cinéticos para estes

experimentos, como apresentado na Tabela 5, na qual se percebe constantes cinéticas
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similares para os pH 3,50 e 5,70, ¢ uma menor constante cinética no meio basico, indicando

assim, uma menor cinética de degradag¢do, como mostra a Figura 14.

Tabela 5- Constantes cinéticas (kap) € ti2 para os experimentos de avaliacio de pH no

processo de fotocatalise heterogénea em agua deionizada.

pH inicial kap (min’") R? ti2 (min)
3,50 0,15 1,0000 4,7
5,70 0,18 0,9830 3,8
10,00 0,095 0,9970 7,3

Fonte: O Autor, 2018.

Zhang e colaboradores (2018) também observaram uma forte dependéncia entre as
constantes cinéticas de degradagdo e o pH da solug@o. No trabalho mencionado, o farmaco (5
mg L' de CFC) foi degradado utilizando 1 g L de TiO, em diferentes valores de pH,
obtendo-se uma maior constante cinética de fotodegradacdo em pH 4,0 e uma menor remog¢ao
do farmaco em pH 8,0.

Como foi observado uma eficiéncia semelhante em pH natural da solu¢do de CFC e
em meio mais acido (pH 3,50), escolheu-se como pH 6timo o natural da solug¢do, uma vez que
este evita o processo de acidificagdo para realizar a reagdo e posterior neutralizagdo da
solucdo para descarte. Portanto, para os proximos experimentos em agua deionizada,

manteve-se o pH natural da solu¢do de CFC.

5.2.2.3. Avaliacdo do efeito da adicao de aceptor de elétrons (H203)

E relatado na literatura que a adigdo de agentes oxidantes inorganicos pode evitar a
recombinacdo elétron/ lacuna, a qual ¢ um limitante do processo fotocatalitico, além de
possibilitar maior geracdo de radicais hidroxila e compostos intermedidrios que aumentam a
eficiéncia de degradacdo (AHMED et al., 2011). O peroxido de hidrogénio ¢ utilizado para
esta aplicagdo, por ser um reagente comum e relativamente barato (MALATO et al., 2009).

Desta forma, ¢ interessante avaliar o efeito da adicdo de perdxido de hidrogénio
(H202) ao meio reacional. Como mencionado no item 4.4.2.1, para estes experimentos se
considerou a concentragdo tedrica para total mineralizagdo do antibidtico em questdo pelo
agente oxidante testado, a qual ¢ calculada através da reacdo entre o composto-alvo e o H>O»

(Equacao 33).
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C11H12C1N2Os(agy+ 27H202(ag— 11CO2(g)+ 2C1 (aqyt 2NO3 (agy+ 4H (agy+ 31H20¢y  (33)

Como mencionado, a partir da Equagao 33, para 3 umol de CFC, sdao necessarios 81
umol de H,0; (2,8 mg L). E relatado na literatura que a adi¢do do H202 pode ser benéfica ou
ndo, dependendo da concentracdo aplicada deste reagente (REZA; KURNY; GULSHAN,
2017). Sendo assim, ¢ necessario analisar a adi¢do de concentracdes abaixo daquela
concentracdo tedrica de H»>O» calculada, assim como maiores. Logo, foram realizados
experimentos em duplicata para as diferentes concentragoes de H>O» (0,7; 1,4; 2,8 ¢ 5,6 mg L
1) quando aplicado as melhores condi¢des para a concentracio de TiO, (100 mg L) e pH
(natural da solucdo do antibioético) durante 30 min de radiagdo UV-A.

Assim como para os experimentos realizados anteriormente, verificou-se o pH do
meio reacional e retirou-se aliquotas para injecdo no HPLC e posterior calculo da
concentragio de CFC antes do inicio do experimento e apds 2, 5, 10, 20 e 30 min de reagdo. E
importante dizer que apos filtrar as amostras para injecdo no HPLC, adicionou-se sulfito de
sodio (Na2SOs3) para interromper a reagdo de oxidacdo, ja4 que este reagente consome o

peroxido residual (Equacao 40).

Na2SO03(aq) + H202(aq) — NazSOsaq) + H20q) (40)

Assim, adicionou-se uma quantidade em excesso de sulfito de sédio em relacdo ao
peroxido de hidrogénio, para que este fosse consumido e parasse a reacao de oxidagao.

Também foi realizada a determinacao de peroxido residual pelo método do oxalato de
titanio (item 4.5.2) nos mesmos intervalos de tempo, de forma a se avaliar o consumo deste
reagente.

Com os dados obtidos, plotou-se o decaimento da concentracdo de CFC em relagio ao
tempo de radiagdo para as diferentes concentracdes de H>O» aplicadas, como representado na
Figura 15a, assim como também se plotou o consumo de H>O; (Figura 15b). Vale ressaltar
que o pH da solucdo ndo sofreu alteragdo significativa durante o tempo de reagdo para todas

as condig¢oes avaliadas.



83

Figura 15- (a) Avaliacdo do efeito da adicdo de H>O> no processo de fotodegradacao de CFC.
(b) Consumo de H>O,. Condicdes iniciais: [CFC]= 3 pmol L!; [TiOz2]= 100 mg L', pH =

5,70.
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Pela Figura 15a, tem-se que ao se adicionar H>O», ndo houve sinergismo aparente

deste reagente para a reacdo apds 30 min de fotodegradacgdo, para todas as concentragdes

avaliadas. Ao se adicionar 0,7 mg L' deste reagente, o processo se torna menos eficiente,

removendo 86% do composto-alvo, enquanto que na auséncia do oxidante inorganico, a

concentracdo de CFC atinge valores menores do que o LQ em 30 min. Entretanto, ao se

aumentar a concentragdo de H>O, adicionada para 1,4; 2,8 e 5,6 mg L, o processo

fotocatalitico remove 88, 92 e 91% de CFC respectivamente apos 30 min.
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Mesmo apresentando menores eficiéncias de degradagdo apos 30 min de tratamento,
nota-se também que nos primeiros minutos de reacdo houve maiores taxas de remocdo de
CFC na presenga de H>O,, em relagdo ao experimento realizado na auséncia do oxidante
auxiliar. Isto pode ser explicado por uma possivel formacdo de uma maior quantidade de
radicais hidroxila inicialmente (Equagdo 21), o que ¢ justificado pelo consumo de H>O»
(Figura 15b). Todavia, este reagente pode modificar a superficie do catalisador, assim como
pode agir como sequestrante de radicais hidroxila (Equacao 24) ou lacunas fotogeradas
(Equacao 26), de forma a diminuir a eficiéncia da fotocatalise, explicando o efeito observado
apos 30 min. Além disto, reacdes de recombinacao radicalar dos radicais hidroxila (Equacao
25) também podem ocorrer, diminuindo a eficiéncia do processo (MALATO et al., 1998;
MALATO et al., 2009).

Devido a este comportamento mencionado, calculou-se as constantes cinéticas e
tempos de meia-vida, de modo a se analisar o efeito na cinética destes experimentos (Tabela

6).

Tabela 6- Constantes cinéticas (kap) € ti12 para a avaliacdo do efeito de H>O no processo de

fotocatalise heterogénea em agua deionizada.

[H,0:] (mg L) kap (min™) R? ti2 (min)
0 0,18 0,9830 3,8
0,7 0,059 0,8616 12
1,4 0,065 0,9544 11
2,8 0,075 0,9384 9,2
5,6 0,069 0,9163 10

Fonte: O Autor, 2018.

De acordo com os dados cinéticos da Tabela 6, tem-se que a presenca de peroxido de
hidrogénio diminui a cinética de reacdo de fotodegradagdo. Estes resultados apresentados pela
Figura 15a e Tabela 6 representam um comportamento diferente daquele observado por
Chatzitakis e colaboradores (2008), no qual a adi¢do de H>O, propiciou maiores constantes
cinéticas de degradacdo e, portanto, uma maior cinética para a fotodegradagio de 50 mg L!
de CFC na presenca de 1 g L' de TiO, P-25 até uma concentragio de 400 mg L deste
oxidante auxiliar.

Este comportamento distinto detectado pode ser explicado pela diferenca de

concentracoes utilizadas nos dois estudos. Neste estudo, foi-se utilizado uma baixa
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concentra¢io de CFC 3 umol L' (0,97 mg L), enquanto Chatzitakis e colaboradores (2008)
estudaram a degradagio de 50 mg L' de CFC. Tem-se relatado que concentragdes baixas do
composto-alvo, neste caso o firmaco CFC, o peroxido de hidrogénio pode facilmente inibir a
taxa de remoc¢ao do contaminante (MALATO et al., 1998).

Logo, pode-se inferir que para a degradagdo de baixas concentragdes de CFC em agua
deionizada, a adi¢do de perdxido de hidrogénio ndo causa efeito de sinergismo para o

Pprocesso.

5.2.3. Avaliagcdo da mineralizacdo

A fim de se avaliar a mineralizacdo do CFC durante o tratamento por fotocatalise
heterogénea, realizou-se andlises de carbono organico dissolvido (COD). Entretanto, antes de
efetuar os testes, foi-se necessario preparar uma curva de calibragdo para carbono total (CT), a
partir do padrao biftalato de potassio, e para carbono inorganico (CI), utilizando como padrao
o bicarbonato de sddio e carbonato de sodio. Isto, pois, a medida do COD no analisador de
carbono ¢ gerada no equipamento pela subtracao do valor de CT por CI.

Uma vez que os experimentos em agua deionizada representam uma condi¢do com
baixo carbono organico dissolvido, preparou-se curvas de CT e CI em faixas mais baixas de
concentragio, sendo elas: de 1,0 a 5,0 mg de C L! para CT e de 0,5 a 3,0 mg L! de CIL. As
curvas analiticas de calibragdo para CT e CI s3o apresentadas nas Figuras 16a e 16b,

respectivamente.
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Figura 16- Curva analitica de calibragdo para (a) Carbono total (1,0 a 5,0 ppm) e (b) Carbono

inorganico (0,5 a 3,0 ppm).
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Fonte: O Autor, 2018.
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De acordo com os parametros das curvas analiticas apresentadas na Figura 16 e com a

Equagdo 35, tem-se que os valores de LD para a determinag¢io de CT e CI sd0 0,274 mg L' e

0,096 mg L', respectivamente. Logo, de acordo com a Equagdo 37, os valores de LQ para CT

e CI s30 0,906 mg L' e 0,317 mg L', respectivamente. Considerando a concentragio inicial

de CFC utilizada para os experimentos de otimizacdo dos parametros operacionais em agua

deionizada, sendo ela de 3 umol L, sabendo que na formula quimica do antibidtico em

questdo se tem 11 carbonos e que a massa atdmica do carbono ¢ de 12,01 g, pode-se calcular

o carbono orgénico dissolvido tedrico para esta solucao de CFC.
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Sabe-se que 1 mol de CFC tem 11 carbonos, logo 132,11 g de C. Portanto, em 3 pmol
de CFC, tem-se 0,0004 g de C, ou seja, 0,4000 mg C L. Tem-se que a concentracio tedrica
de COD para a solucao de CFC inicial ¢ menor do que o LQ para a determinagdo de CT. Isto
implica em erros na analise, e, portanto, para os experimentos utilizando 3 umol L' de CFC
ndo foi realizada analise de COD.

Entretanto, tal analise pode ser efetuada quando se aplicando as condi¢des otimizadas,
ou seja, 100 mg L! de TiO; e pH natural da solucdo (5,70), para a degradagio de 20 umol L!
CFC em agua deionizada pelo processo de fotocatalise heterogénea e pelo processo de fotdlise
direta, sendo o perfil de degradagdo obtido apresentado na Figura 17a. Vale ressaltar que estas
condi¢des também foram utilizadas para a identificagdo dos produtos de transformacao, ja que
uma maior concentragdo do composto-alvo ira formar produtos de transformagdo com
maiores concentragdes, sendo assim possivel analisa-los por espectrometria de massas. Além
disso, foi necessdrio um maior tempo de tratamento (180 min) para que se atingisse
concentragdes abaixo do LQ, sendo coletadas e filtradas amostras para inje¢do no HPLC em
0, 2,5, 10, 30, 60, 90, 120, 150 e 180 min. O maior tempo de tratamento pode ser justificado,
pois para a degradacdo de uma maior concentracdo de substrato, sob uma mesma quantidade
de fotocatalisador e intensidade luminosa, um maior tempo de irradiacdo € necessario para a
geragdo de maior quantidade de radicais hidroxila, além disto, o maior tempo de reacdo pode
aumentar o efeito da fotolise, pois a degradacdo do composto-alvo pode também gerar outras
espécies reativas, como radicais organicos (AHMED et al., 2011; WANG; LIN, 2012).

Nestes experimentos, foram coletadas e filtradas aliquotas de 20 mL de solugdo para a
analise de COD antes de se iniciar os processos de tratamento e apos 60, 120 e 180 min. Os

resultados obtidos sdo dispostos na Figura 17b.



88

Figura 17-(a) Degradacdo de 20 pmol L' de CFC pelos processos de fotdlise e fotocatalise
heterogénea e (b) Mineralizacdo para os processos de fotdlise e fotocatdlise heterogénea.

Condicdes iniciais: [CFC]=20 pmol L', [TiO2]= 100 mg L' e pH = 5,70.

&  Fotolise CFC 20 pmol L™

= Fotocatalise heterogénea CFC 20 pmol L'
&

0,8 4

[CFC/[CFC],

=
~
1

0,2 4

0,0 T T T T T T T T T I T 1
0 30 60 90 120 150 180

—m— Fotocatalise heterogénea CFC 20 pumol L™
—&— Fotdlise CFC 20 pmol L'

COD (mg C L™

(b)
O T T T T T T T T T T T T
0 30 60 90 120 150 180

Tempo (min)

Fonte: O Autor, 2018.

Pela Figura 17a, percebe-se que o processo de fotolise direta degradou
aproximadamente 64% do antibidtico ao final do tratamento. Isto mostra uma maior
contribuicao do processo de fotolise para a eficiéncia do processo, a qual pode ser explicada
pelo maior tempo de irradiagdo da solugdo. Entretanto, ao se observar a Figura 17b, tem-se
que a fotolise, mesmo degradando eficientemente o CFC, ndo foi adequada para a
mineralizagdo do composto, uma vez que o carbono organico dissolvido (COD) permaneceu

praticamente constante durante todo o tratamento (aproximadamente 3,50 mg L' de COD).
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Portanto, conclui-se que durante o tratamento da solu¢ao de CFC pelo processo de fotolise
foram gerados produtos de transformagao.

Ja para o processo de fotocatalise heterogénea, o qual atingiu concentragdes abaixo do
LQ apds 180 min (Figura 17a), tem-se 72% de mineralizagdo ao final do tratamento (Figura
17b). Esta observacdo evidencia a vantagem de se utilizar o processo de fotocatalise
heterogénea, o qual ¢ capaz de obter maiores taxas de mineralizagdo devido a presenga de
radicais hidroxila, os quais sao muito reativos e oxidam compostos organicos de maneira nao-
seletiva (TEIXEIRA; JARDIM, 2004; BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014).

Pela Figura 17b, nota-se também que durante os primeiros 60 min, o carbono organico
dissolvido ndo decai de maneira rapida para o processo de fotocatalise heterogénea quando
comparado aos posteriores tempos do mesmo tratamento. Pode-se inferir, portanto que
durante a primeira hora de reacdo, produtos de transformacdo mais recalcitrantes, ou seja, de
dificil mineraliza¢do, foram formados. Além disto, ¢ importante dizer que mesmo obtendo-se
boas taxas de mineralizagdo, no processo de fotocatalise heterogénea ainda havera produtos
de transformacdo nao mineralizados ao final do tratamento, indicando a necessidade da
aplicagdo de um maior tempo de reagdo, a fim de se obter a conversdo total do CFC e seus
produtos de transformagao em CO2 e H2O.

A partir dos dados de mineralizagdo, tem-se que seria interessante a identificacdo dos
produtos de transformagdo gerados durante o processo de fotocatalise heterogénea, assim
como a andlise da ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri, ja que os produtos de
transformagdo gerados podem ser apresentar maior ou menor toxicidade do que o composto-

alvo (TROVO et al., 2009).

5.2.4. Identificagdo dos produtos de transformag¢do para o processo de fotocatalise

heterogénea por UHPLC-QTOF

A partir do experimento de fotocatalise heterogénea em agua deionizada para degradar
20 umol L' de CFC, coletou-se aliquotas em determinados intervalos de tempo (0, 5, 8, 10,
30 e 180 min), sendo estas filtradas em membranas com tamanho de poro 0,22 um e injetadas
em um UHPLC-QTOF.

A Tabela 7 apresenta alguns dados importantes obtidos pela analise de UHPLC-
QTOF, apresentando alguns produtos de transformag¢do identificados e seus respectivos

tempos de retencao (tr), assim como seus fragmentos obtidos pelos espectros de MS/MS.



Tabela 7- Dados obtidos pela andlise de UHPLC-QTOF para o CFC e seus PTs.
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Composto  tr (min)  fon molecular Massa Massa Erro Msigma DBE
[M-H] Experimental calculada  (ppm)

CFC 39  CiyHiuCLN.Os  321,0050  321,0051 0,3 10,8 6,5
CFC F1 CioHioCIN2Os”  257,0333  257,0335 0,5 5,1 6,5
CFC F2 CoHsNOy4 194,0456  194,0459 1,2 6,9 6,5
CFC F3 CoHsNO5- 176,0350  176,0353 1,7 6,8 7,5
CFC F4 C7HNO5 152,0350  152,0353 2,1 1,8 55

PTI 37  CuHuCLN:Og  336,9999  337,0000 0,0 14,5 6,5
PT1 F1 C11HoN2Og' 265,0470 2650466  -0,1 11,6 8,5
PT1 F2 C1oHoN205" 237,0514 2370517 0,3 17,6 7,5
PT1 F3 CoHsNOs™ 210,0409  210,0408 1,4 17,3 6,5
PT1 F4 CoHeNO 192,0305  192,0302 1,8 ND 7,5
PT1 F5 C/HeNOS 168,0300  168,0302 2,5 9,6 5,5
PT1 F6 C7HNOs 150,193 150,0197 2,8 24,5 6,5

PT2 38  CyHiCLN.Os  336,9997  337,0000 0,7 12,6 6,5
PT2 F1 CoHoN,O 209,0575  209,0568 0,6 ND 6,5
PT2 F2 C7HANOy 166,0141  166,0146 2,7 101,1 6,5

PT3 4,5 CiiHoCLN,Os  318,9895  318,9894 0,4 29,5 7,5
PT3 F1 CiH:CLN,Os 2889784 2889788  -2.7 24,1 7,5
PT3 F2 CioHCIN,Os  253,0023  253,0022  -0,7 20,1 8,5
PT3 F3 CsHNAO5 177,0301  177,0306 2,4 25,2 7,5

PT4 1,8 CiiHCLNOs  292,0143  292,0149 1,9 151,9 55
PT4 F1 C10H10NOy" 208,0620  208,0615 2,5 ND 6,5

PT5 345  CuHuCLN,O7 3529951 3529935  -0,7 10,1 6,5
PT5 F1 CoHoN,O5" 2250526  225,0517 2,2 14,4 6,5
PT5 F2 C10HoN2Og" 253,0468  253,0466  -0,6 ND 7,5
PT5 F3 CoHgNOs 208,0252  208,0251  -0,2 9,2 7,5
PT5 F4 C/HNOy 166,0143  166,0146 1,7 ND 6,5

PT6 3,5 C7HuNOy 166,0146  166,0146 0,7 6,7 6,5

PT7 3,7 CiiHsCLN,Os  318,9895  318,9894  -0,4 35,6 7,5
PT7 F1 C4H4sCLNO, 167,962 167,9625  -0,3 19,7 2,5
PT7 F2 C4H;CINOy 131,9850  131,9858 1,0 25,3 3,5

PTS8 4,05 C7HuNOy 166,0141  166,0146 2,9 10,4 6,5

PT9 1,0 CsH«CLNOs  213,9878  213,9679 0,4 75,2 2,5

Fonte: O Autor, 2018.
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Pela Tabela 7, tem-se que foram encontrados nove produtos de transformagdo para a
degradacao do CFC por fotocatalise heterogénea (PT1 ao PT9), os quais podem ter suas
estruturas confirmadas a partir da fragmentacao destas espécies (PT F), obtidas pelos
espectros de MS/MS. E importante salientar que os dados apresentados na Tabela 7 foram
providos pelo software DataAnalysis 4.2 Software.

A Figura 18 apresenta o cromatograma de ions total para a solucao inicial de CFC,

assim como os espectros de massas ¢ de fragmentagao MS/MS.

Figura 18-(a) Cromatograma de ions totais para a solucdo inicial de CFC 20 umol L', (b)
Espectro de massas para o composto CFC e (¢) Espectro de MS/MS para o ion molecular do

CFC.
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Fonte: O Autor, 2018.

A partir da Figura 18, tem-se que o ion molecular do CFC possui tempo de retengao de
3,9 min e m/z igual a 321,0050 Daltons (Da), como também apresentado pela Tabela 7 e
confirmado pelo baixo erro (0,3 ppm). Além disto, para confirmagdo, algumas estruturas
referentes as fragmentacdes do ion molecular do CFC sdo sugeridas (Figura 18c). Os

mecanismos para as fragmentagdes do ion molecular CFC sdo demonstrados na Figura 19.
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Figura 19- Propostas de fragmentagdo para o ion molecular do antibiotico CFC.
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Fonte: O Autor, 2018.

Na fragmentacdo do ion molecular CFC foi produzido o fragmento de m/z 257 (CFC
F1), o qual pode ser obtido a partir da elimina¢do de HCI e CO (Figura 19). O fragmento CFC
F2 (m/z 194), por sua vez, pode ser gerado pela perda da parte da molécula contendo o grupo
amina. E importante salientar que para a saida deste grupo, o par de elétrons livre do
nitrogénio captura um atomo de hidrogénio do C beta ligado ao N (Figura 19). A partir do
fragmento CFC F2, pode-se formar outro fragmento denominado CFC F3 (m/z 176,0350).
Para a formacao deste fragmento, ¢ necessario a elimina¢do de dgua, assim como a formacgao
de um ciclo (Figura 19). Além disto, a molécula de CFC pode formar o fragmento CFC F4
(m/z 152,0350) a partir da eliminacdo da parte da molécula contendo o grupo amina, assim
como um dos carbonos ligados ao grupo hidroxila, como apresenta a Figura 19.

Considerando as areas dos PTs formados durante o processo de fotocatélise
heterogénea (Figura 20), percebe-se que dentre os compostos identificados, apenas trés
apresentam maior intensidade de area, j4 nos primeiros cinco minutos de reagdo. Estas
espécies sao os produtos de transformacao PT1, PT2 e PT3. Esta observagdo demonstra que a
degradag¢do do CFC se da preferencialmente pela geracdo destas espécies, e, portanto, elas

serdo discutidas com maior destaque do que os outros PTs identificados.
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Figura 20- Formagao dos PTs durante o processo de fotocatalise heterogénea.
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Fonte: O Autor, 2018.

Como apresentado pela Tabela 7, o PT1 apresentou tempo de retengdo 3,7 min e
massa exata de 336,9999 Da. A formula do ion molecular proposta para tal espécie foi
C11H11CI2N2Os, a qual pode ser confirmada pelo erro nulo. A Figura 21 apresenta o espectro

de massa e de MS/MS para este composto.

Figura 21-(a) Espectro de massas para o ion molecular referente ao PT1 e (b) Espectro de

massas MS/ MS para PT1.
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Fonte: O Autor, 2018.

A partir da Figura 21, tem-se que a estrutura sugerida para o PT1, apresenta pelo ion

molecular de m/z 337, ¢ formada através da adi¢do de um grupo hidroxila ao anel aromatico
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da estrutura do CFC. Além disto, tem-se também representado no espectro de MS/ MS
(Figura 21b), algumas estruturas referentes a fragmentagdo do composto PT1. Vale ressaltar
que Zhang e colaboradores (2018) também observaram produtos de transformagdo nos quais
ha a adicdo de grupo hidroxila no anel aroméatico do CFC durante o tratamento por
fotocatalise heterogénea.

De forma a se confirmar a estrutura proposta para PT1, é apresentado propostas de

mecanismo para a formagao de alguns fragmentos gerados a partir deste composto (Figura

22).

Figura 22- Propostas de fragmentacdo para alguns fragmentos de PT1.
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Fonte: O Autor, 2018.

Na Figura 22, tem-se representado o mecanismo para os fragmentos de PT1, sendo
eles PT1 F1 (m/z= 265,0470 Da), PT1 F2 (m/z=237,0514 Da), PT1 F3 (m/z=210,0409 Da),
PT1 F4 (m/z= 192,0305 Da), PT1 F5 (m/z= 168,0300 Da) e PT1 F6 (m/z= 150, 1930 Da) para

a confirmacao da estrutura de PT1. Sendo assim, para a formacao de PT1 F1 ¢é necessario a
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eliminagdo de duas moléculas de acido cloridrico (HCl), assim como a formagdo de uma
ligacdo dupla entre carbono e oxigénio (Figura 22). Vale ressaltar que para esta estrutura
proposta tem-se um baixo erro (Tabela 7). A partir do fragmento PT1 F1, gera-se o fragmento
PT1 F2, a partir da elimina¢ao de uma molécula de CO (Figura 22). A partir de PT1, também
¢ possivel se gerar o fragmento PT1 F3, a partir da eliminagdo da parte da estrutura contendo
o grupo amina. Para a formacao deste fragmento, a carga negativa (antes presente no atomo
de O) migra para um atomo de carbono (Figura 22). Vale ressaltar que a partir da eliminagao
de uma molécula de H>O da estrutura de PT1 F3, forma-se PT1 F4 (Figura 22). Ao se ter a
carga negativa sob o atomo de N na estrutura de CFC, o fragmento PT1 F5 pode ser gerado,
através da eliminagdo da parte da molécula contendo o grupo amino e da transferéncia de
carga para um atomo de C (Figura 22). O PT1 F5, por sua vez, gera o PT1 F6 ao eliminar uma
molécula de agua (Figura 22).

O PT2 apresentou tempo de reten¢do 3,8 min e massa exata de 336,9997 Da. A
formula do ion molecular proposta para tal espécie foi CiiHi1ClbN2Og, a qual pode ser
confirmada pelo baixo erro. A partir da massa exata do ion molecular deste PT, ¢ da formula
molecular proposta, pode-se concluir que PT2 e PT1 sdo isdmeros de posicdo, ja que se
diferenciam pela posicdo do grupo hidroxila adicionado, no qual em PT1 ocorre hidroxilagao
no anel aromatico, enquanto em PT2, a hidroxilacdo ocorre no carbono vizinho ao anel
aromatico. Isto é esperado, uma vez que os radicais hidroxila sdo altamente reativos e ndo
seletivos, podendo atacar diferentes regides da molécula de CFC. A Figura 23 apresenta o

espectro de massa e de MS/ MS para esta espécie.

Figura 23-(a) Espectro de massas para o ion molecular referente ao PT2 e (b) Espectro de

massas MS/ MS para PT2.
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Como ja mencionado, a estrutura sugerida para o PT2 possui ion molecular de m/z
337, sendo formada através da adi¢do de um grupo hidroxila a um carbono vizinho ao anel
aromatico. A partir do espectro de fragmentacao de PT2, ou seja, no espectro de MS/MS
(Figura 23b), tem-se alguns fragmentos gerados, os quais podem ser utilizados para confirmar
a estrutura proposta para PT2, sendo o mecanismo para a formagdo de alguns fragmentos

gerados a partir deste composto apresentado na Figura 24.

Figura 24- Propostas de fragmentacao para alguns fragmentos de PT2.
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Na Figura 24 observa-se a formagdo do fragmento PT2 F1 a partir da formacdo de
uma ligagdo dupla entre C e O, assim como rearranjo do grupo hidroxila para o grupo
carbonila, o que ocasiona na transferéncia de carga negativa para o &tomo de N e a eliminagao
da molécula neutra de Co;HCLOo». Ja o fragmento PT2 F2¢ formado pela eliminagao a parte da
estrutura que possui os atomos de cloro e nitrogénio e transferéncia da carga negativa para o
O do grupo hidroxila ligado ao carbono vizinho ao anel aromatico.

O PT3, por sua vez, apresentou tempo de retencao 4,5 min e massa exata de 318,9895
Da, sendo proposta uma formula do ion molecular C;1HoCloN2Os (Tabela 7). A Figura 25

apresenta o espectro de massa e de MS/MS para esta espécie.
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Figura 25-(a) Espectro de massas para o ion molecular referente ao PT3 e (b) Espectro de

massas MS/ MS para PT3.
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Fonte: O Autor, 2018.

De forma a se confirmar a estrutura sugerida para o PT3, sdo propostos alguns

mecanismos para a formagao de trés fragmentos detectados no espectro MS/ MS (Figura 26).

Figura 26- Propostas de fragmentacdo para alguns fragmentos de PT3.
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Fonte: O Autor, 2018.

Pela Figura 26, percebe-se que para a formagdo do PT3 F1 ¢ necessario que a

formac¢do de uma dupla ligacdo entre o O com carga negativa e o atomo de C, o que ocasiona
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na eliminacdo de uma molécula neutra (CH20) e transferéncia de carga para o C. O fragmento
PT3 F1 ¢ responsavel pela formagdo do fragmento PT3 F2, e isto ocorre pela eliminacao de
uma molécula de HCI e a transferéncia da carga negativa para o atomo de C ligado ao Cl.
Vale ressaltar que, como mostra a Figura 26, o fragmento PT3 F3 ¢ entdo gerado a partir do
fragmento PT3 F2, a partir da movimentagdo de elétrons e eliminacdo da molécula C2HCIO.
Como mencionado e demonstrado pela Figura 20, os principais PTs observados foram
os PT1, PT2 e PT3. Para os demais produtos de transformacdo formados, a elucida¢ao das
estruturas foi realizada da mesma maneira que para os PTs majoritarios, considerando os
dados obtidos (Tabela 7). A partir dos PTs identificados e com estrutura elucidada, pode-se
propor um mecanismo de degradacdo do CFC pelo processo de fotocatalise heterogénea

(Figura 27).
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Figura 27- Proposta de mecanismo para a degradagdo do CFC por fotocatalise heterogénea.
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De acordo com a Figura 27, sugere-se que o ataque do radical hidroxila ao anel
aromatico, no qual ha abstracdo de 4&tomo de H, primeiramente gera um radical organico e
agua. Tal radical organico ao reagir com mais uma espécie de radical hidroxila ¢ responsavel
pela formagao de PT1. Vale ressaltar que PT1 também pode ser atacado por mais radicais
hidroxila, formando novamente um radical organico, a partir da abstragdo de H. Caso seja
retirado o H da hidroxila ligada ao C vizinho ao anel aromatico, ¢ possivel formar o PTS, no
qual se mantém o anel aromatico, porém ha eliminacao da parte da estrutura contendo o grupo
amino e os atomos de cloro (Figura 27).

Sabe-se que o radical hidroxila ¢ altamente reativo, e pode atacar distintas regides da
molécula do composto-alvo. Sendo assim, quando o hidrogénio ligado ao carbono vizinho ao
anel aromdtico ¢ abstraido, gera-se um radical organico responsavel pela formagdo dos
produtos de transformagao PT2 (a partir da hidroxilagao no carbono radicalar) e PT3 (a partir
da formacgao de uma ligagao dupla entre o carbono radicalar e o oxigénio ap6s outro ataque do
radical hidroxila), como mostra a Figura 27. A partir de PT2 (isdmero de PT1), pode-se
formar o PT5, a partir de uma dupla adi¢do de hidroxila ao carbono de ligado ao atomo de N.
O PTS5, por sua vez, ¢ capaz de originar o PT6 (ao eliminar a molécula C4H7CI2NO3). Além
disso, PT2 também ¢ responsavel por formar PT9 (Figura 27).

Outra rota de degradagdo proposta para o CFC ¢ a desnitrificagdo, e posterior
hidroxilagdo ao anel aromatico, originando o PT4 (Figura 27). Além disto, quando o ataque
do radical hidroxila ocorre ao carbono da ponta da estrutura alifatica, o qual também ¢ ligado
ao radical hidroxila, forma-se um radical organico responsavel pela geracdo do PT7. Desta
forma, tem-se que a degradagdo do CFC pelo processo de fotocatalise heterogénea pode
ocorrer por distintas rotas de degradacdo, responsaveis por gerar diferentes produtos de
transformagdo, como proposto na Figura 27.

Uma vez que o processo aplicado gerou intermedidrios de reacdo, os quais podem ser
mais toxicos do que o composto-alvo inicial, ou seja, o antibiotico CFC, € necessario também

realizar ensaios de toxicidade aguda.

5.2.5. Avaliagdo da ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri

Os testes de toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri foram realizados de
acordo com o item 4.5.5. Para o experimento com 3 pmol L' de CFC, realizou-se ensaios de
toxicidade para o processo de fotdlise e para o processo de fotocatdlise heterogénea, sendo

aplicado no processo com fotocatalisador as condicOes otimizadas. Para estes processos,
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coletou-se amostras antes do inicio do experimento e apos 5, 10 e 30 min de reagdo, sendo os
resultados obtidos apresentados na Figura 28a.

Vale ressaltar que este ensaio também foi realizado para os processos de fotdlise e
fotocatalise heterogénea utilizando 20 umol L' de CFC, de modo a se avaliar a evolugdo da
ecotoxicidade aguda de acordo com a formagdo dos PTs identificados (Tabela 7). Uma vez
que nestas condi¢des se utilizou maiores tempos de irradiagdo UV-A, as amostras foram

coletadas e filtradas antes do inicio do experimento e apos 30, 60, 120 e 180 min. Os

resultados obtidos sao apresentados na Figura 28b.

Figura 28- Avaliacdo da ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri para a
degradacio de (a) 3 umol L! de CFC e (b) 20 umol L! de CFC. Condi¢des iniciais: [TiO:]=
100 mg L e pH=5,70.
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Fonte: O Autor, 2018.
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Observa-se pelo grafico na Figura 28a que a solu¢io de CFC 3 umol L' apresentou
baixa de toxicidade para o organismo-teste (24%), além disso,nos primeiros cinco minutos
para estes experimentos, hd um aumento da inibi¢do da luminescéncia da bactéria Vibrio
fischeri em ambos os processos avaliados, isto sugere que ambos geram produtos de
degradagdo mais toxicos. Uma vez que para o tempo de 5 min, o processo de fotolise
apresentou uma toxicidade semelhante ao do processo de fotocatalise heterogénea, pode-se
inferir que os mesmos produtos de transformagao foram produzidos, entretanto, em menor
concentragdo para a fotolise.

Com o aumento do tempo de irradiagdo, pode-se inferir que houve a degradagdo dos
produtos de transformagdo mais toxicos, originando espécies menos toxicas como mostra a
Figura 28a, inibindo 16% e 10% da bioluminescéncia da bactéria Vibrio fischeri apds 30 min
de reacdo para os processos de fotolise e fotocatalise heterogénea, respectivamente.

O perfil de inibigdo para os experimento de fotocatalise heterogénea utilizando 20
pumol L' de CFC (Figura 28b) foi semelhante ao perfil para o experimento utilizando menor
concentracdo do antibiotico (Figura 28a). Entretanto, vale ressaltar que a solucdo inicial de
CFC 20 umol L! apresentou maior inibi¢do para a bactéria (46%) do que a solugdo inicial de
CFC menos concentrada (24%). De acordo com a Figura 28b, tem-se que durante os
primeiros trinta minutos de reagdo, ndo houve aumento de inibicdo da bioluminescéncia do
organismo-teste. Com esta observagado e sabendo que durante este intervalo de reacdo os PTs
majoritarios sdo os PT1, PT2 e PT3, pode-se sugerir que estes produtos de transformag¢do nao
apresentam toxicidade aguda maior do que o CFC para o organismo-teste. Entretanto, a partir
destes PTs iniciais, outras espécies sao formadas (Figura 27), as quais s@o mais toxicas para o
organismo-teste, uma vez que ha um aumento da toxicidade aos 60 min de tratamento para o
processo utilizando o fotocatalisador, atingindo inibi¢do de 64%.

Com o aumento do tempo de reacdo, hd uma redugdo da inibicdo da bioluminescéncia
da bactéria, inibindo 18% e 22 de bioluminescéncia ao final do tratamento por fotocatélise e
por fotdlise, respectivamente. Isto pode ser explicado ao se observar a Figura 17, na qual
apresenta que durante 120 e 180 min de radiagdo, no processo de fotocatalise heterogénea, ha
uma grande taxa de mineralizacdo dos compostos em solugdo, e, portanto, a degradagdo dos
PTs mais toxicos formados anteriormente. Para o processo de fotolise nestas condi¢gdes, houve
uma diminui¢do da inibi¢do, o que ¢ explicado por PTs menos téxicos, mesmo que este
processo ndo tenha oferecido boas taxas de mineralizagdo (Figura 17).

Logo, tem-se que o processo de fotocatdlise heterogénea em 4gua deionizada ¢ uma

alternativa viavel para a degradacdo do CFC, uma vez que apresentou boa eficiéncia de
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degradagdo e mineralizagdo, assim como formagdo de PTs menos téxicos. Entretanto, em
matrizes aquosas reais, a presenga de matéria organica influencia na eficiéncia de degradagao
e mineralizacdo do composto-alvo, formando também outros PTs a partir da oxida¢do da
matéria organica. Sendo assim, estas analises também foram realizadas para os experimentos

em matrizes aquosas de agua de rio e efluente de ETE.

5.3. Experimentos em matrizes aquosas reais (Agua superficial e efluente de ETE)

5.3.1. Caracteriza¢do das matrizes aquosas

Para simular uma contaminacdo real do antibidtico CFC em matrizes aquosas, foram
coletadas amostras de 4gua de rio e de efluente de tratamento de esgoto. No més de agosto de
2017, foi coletada a 4gua do Rio Uberabinha, sem qualquer tratamento prévio, na estagao de
tratamento de agua Bom Jardim (Uberlandia, M.G), sendo este um rio de classe 2. Ja na
estacdo de tratamento de esgoto (ETE) Aclimagdo (Uberlandia, MG), coletou-se, no més de
dezembro de 2017, amostras do efluente apds o tratamento deste pelos processos
convencionais aplicados na estacdo, sendo eles: gradeamento (remogao de solidos grosseiros e
areia); tratamento secundario em reatores anaerobicos de fluxo ascendente, assim como
aplicagdo sequencial e em fluxo das técnicas de floculagdo e flotagcao, de forma a reduzirem a
carga organica do efluente (DMAE, 2018). Ambas as matrizes foram mantidas em frascos
ambar e conservadas em geladeira.

Uma vez que tais matrizes possuem varias espécies em sua composicao, tais como
ions (cloreto, sulfato, nitrato, ferro dissolvido, entre outros), matéria organica dissolvida,
assim como solidos em suspensdo, ¢ necessario que seja realizado uma caracterizacao destes
efluentes. A Tabela 8 apresenta os parametros fisico-quimicos referentes a caracterizagdo da
agua do Rio Uberabinha, assim como os parametros fisico-quimicos determinados para o
efluente de ETE, os quais foram fornecidos pelo DMAE (Departamento Municipal de Agua e

Esgoto) de acordo com o laboratério Bioética ambiental.
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Tabela 8- Parametros fisico-quimicos da caracteriza¢ao da dgua de rio e no efluente de ETE.

Resultados
Parametro fisico-quimico i
Agua superficial de rio Efluente de ETE
DQO (mg L") <20 147
DBO (mg L) 3,8 49
Oxigénio dissolvido (mg L) 7,3 2,0
Oleos e graxas (mg L) <10 <10
Solidos Suspensos Totais (mg L) ND 54
Solidos Totais Dissolvidos (mg L) <10 296
Solidos Sedimentaveis (mg L) ND 0,20
Solidos Totais (mg L) ND 357
Surfactantes (mg L) 0,08 3,4
Turbidez (NTU) 3,8 43
Cor verdadeira (UC) 3,0 ND
Aluminio dissolvido (mg L") 0,06 ND
Cloreto total (mg L) 1,7 89
Ferro dissolvido (mg L") 0,20 0,19
Fluoreto total (mg L) 0,06 0,61
Fosforo total (mg L) 0,10 1,4
Nitrato (mg L) <0,20 3,8
Nitrito (mg L") <0,03 ND
Nitrogénio amoniacal (mg L) ND 41
Sulfato total (mg L") <0,80 20
Condutividade elétrica (uS cm™) ND 563
Clorofila a (ug L) 1,0 ND
Coliformes termotolerantes (UFC mL™") 33 ND
Coliformes totais (NMP/ 100 mL) 240 ND
Escherichia coli (NMP/ 100 mL) ND 280000000
Odor Ausente Presente

DQO: Demanda Quimica de Oxigénio DBO: Demanda Bioquimica de Oxigénio
ND: Nao determinado NTU: Unidade Nefelométrica de Turbidez
UC: Unidade de Cor uS em!: microsiemens por centimetro
UFC: Unidade Formadora de Colonia NMP/ 100 mL: Nimero mais provavel
Fonte: Bioética Ambiental, 2017.
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5.3.2. Curva analitica de calibragdo do CFC para as matrizes aquosas

Como mostra a Tabela 8, as matrizes aquosas coletadas possuem composicao
complexa, estando presente em ambas matéria organica, microrganismos, ions inorganicos e
solidos. Assim, para a determinacdo e quantificacdo do antibidtico CFC durante os
experimentos de fotodegradagdo, foi-se necessario preparar curvas de calibracdo para cada
matriz avaliada. Vale ressaltar que para estas matrizes também se adotou o método
cromatografico definido no item 5.1.

Para as curvas, primeiramente, centrifugou-se e se filtrou as matrizes de dgua bruta e
de efluente de ETE, a fim de se retirar os solidos suspensos, os quais sdo interferentes para a
determinagdo do firmaco no equipamento. Com as matrizes centrifugadas e filtradas, foram
preparadas, em cada matriz, 11 solugdes padrio de concentragdes entre 0,05 e 3,4 pmol L.
Como mencionado para a curva de calibragdo em agua deionizada, procurou-se injetar no
equipamento valores baixos de concentracao do analito, buscando-se a menor concentracao
possivel de ser detectada pelo cromatografo.

Vale ressaltar que o mesmo equipamento utilizado para a construg¢do da curva analitica
de calibragdo do farmaco em agua deionizada foi aplicado para a realizagdo das curvas de
calibracao em agua de rio e efluente de ETE.

A Figura 29a apresenta a curva de calibragdo obtida para o farmaco CFC em agua
bruta superficial, enquanto a Figura 29b mostra a curva de calibragdo para o mesmo

antibiotico em efluente de ETE.
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Figura 29- Curva analitica de calibracdo para CFC em: (a) agua bruta superficial do rio

Uberabinha ¢ (b) efluente de ETE.
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Fonte: O Autor, 2018.
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Pelos parametros das curvas de calibragdo de CFC em agua de rio e efluente de ETE

(Figura 29), podem ser calculados os valores de LD e LQ pelas Equacdes 35 e 37,

respectivamente. Logo, utilizando tais equagdes, tem-se que para dgua de rio o LD e o LQ sdo

0,013 e 0,043 umol L', respectivamente. J4 para o efluente de ETE, os valores de LD e LQ

calculados sdo 0,017 e 0,058 umol L', respectivamente. Entretanto, como mencionado para a

curva de dgua deionizada, tais valores s3o muito baixos e ndo expressam a realidade.
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Portanto, para a determinac¢ao de LD para as curvas de calibracdo em matrizes aquosas
reais, foi-se adotado o método do sinal/ ruido, como feito para a curva de calibracdo em agua
deionizada (INMETRO, 2016). Sendo assim, dentre as concentracdes testadas, verificou-se
para ambas as matrizes (agua de rio e efluente de ETE) o mesmo valor de LD, sendo ele 0,040
pumol L', Assim como realizado para 4gua deionizada, foi-se injetado 7 vezes a solugio de
CFC nesta concentragdo para cada matriz, garantindo a deteccdo do sinal obtido. De acordo
com a Equacao 37, o LQ foi recalculado utilizando o valor de LD encontrado pelo método do
sinal/ ruido. Como ambas as matrizes reais aquosas avaliadas possuem o mesmo LD, tem-se
que 0 LQ ¢ 0,13 umol L',

Uma vez que o método sinal/ ruido apresentou valores de LD e LQ mais coerentes,

adotou-se, portanto, os valores de LD e LQ calculados por este método.

5.3.3. Otimizagdo dos parametros operacionais do processo de fotocatdlise heterogénea para

agua de rio e efluente de ETE

Uma vez que estas matrizes possuem uma grande variedade de interferentes, como
apresentado na Tabelas 8, e sabendo que estes parametros fisico-quimicos podem influenciar
na eficiéncia de degradagdo do processo fotocatalitico, € necessario que se efetue
experimentos que possibilitem avaliar a influéncia dos parametros operacionais do processo
de fotocatélise heterogénea para cada matriz (VAN DOORSLAER et al., 2015; MARSON et
al., 2017).

Logo, neste estudo, realizou-se experimentos de otimizacdo univariada, avaliando-se
0s mesmos parametros operacionais que se escolheu para os experimentos em agua
deionizada, ou seja, a concentragdo do fotocatalisador, o pH inicial da solucdo a ser tratada e o
efeito da adi¢do de perdxido de hidrogénio (H20), a fim de efetuar posterior comparagdo dos
resultados obtidos. Vale ressaltar que os experimentos também foram realizados em

temperatura ambiente e aplicando intensidade da luz constante (fornecida por duas lampadas

de luz negra de 10 W).

5.3.3.1. Avaliacdo da concentracdo de fotocatalisador

Primeiramente, realizou-se os experimentos de fotocatdlise heterogénea em éagua de
rio e em seguida em efluente de ETE. Para a avaliacdo da concentragdo de fotocatalisador

nestas matrizes, considerou-se como ponto de referéncia a concentracdo Otima encontrada
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para os experimentos em agua deionizada (100 mg L' de TiO»). Sabe-se que a 4gua bruta e o
efluente de ETE tém em suas composi¢des ions inorganicos, tais como o cloreto, sulfato,
assim como matéria organica, os quais inibem a degradagao do composto-alvo por fatores
como sequestro de espécies radicalares, como os radicais hidroxila, competi¢cao pelos sitios
ativos do fotocatalisador ou absor¢do da radiagdo UV (VAN DOORSLAER et al., 2015).
Desta forma, pode ser necessario concentragdes de fotocatalisador maiores do que aquela
considerada 6tima para agua deionizada.

Logo, para agua de rio, foi-se realizado experimentos em duplicata para avaliar 100,
150, 200, 250 e 300 mg L' de TiO». A concentragio 50 mg L™ de fotocatalisador também foi
utilizada, com o intuito de mostrar a menor eficiéncia da aplicacdo de menores concentracdes.

Ja para efluente de ETE, o qual possui uma composi¢do mais complexa, como mostra
a Tabela 8, buscou-se avaliar uma maior faixa de concentracao para o fotocatalisador do que
aquela testada em 4gua de rio. Nesta faixa, utilizou-se 150, 250, 450 e 650 mg L' de TiO».

Vale ressaltar que de acordo com resultados preliminares em 4gua de rio (dados nao
apresentados), tem-se que a fotodegradagio de 3 pmol L' de CFC por fotocatalise
heterogénea mostrou-se ineficiente com apenas 30 min de reacdo. Portanto, para esta matriz
aquosa, utilizou-se um maior tempo de radiacdo (120 min), garantindo assim uma maior
eficiéncia do processo. Ja para efluente de ETE, os resultados (ndo apresentados) indicaram
que seria necessario um maior tempo de irradiagdo para esta matriz, e, portanto, adotou-se 240
min de radiacao UV-A.

Este comportamento observado em ambas as matrizesse deve aos interferentes
presentes, como ja mencionados. Além disto, pode-se inferir que quanto maior a
complexidade da composicao da matriz aquosa, maior sera o tempo de reagdo necessario para
que se obtenham eficiéncias de degradagao satisfatorias, como também relatado por Carbajo e
colaboradores (2016), no qual observou a necessidade de um tempo de radiacdo quatro vezes
maior do que aquele aplicado em agua deionizada para a degradacdo de fenol em aguas
naturais.

Para a avalia¢do da concentracdo de didxido de titanio, utilizou-se o pH inicial natural
das matrizes, ou seja, pH 6,30 para agua de rio e 7,00 para efluente de ETE. Assim como feito
para os experimentos em agua deionizada, o pH da solucdo foi acompanhado durante a
reacdo. Além disto, para os experimentos em agua de rio, as aliquotas para monitorar a
concentracdo de CFC foram coletadas antes do inicio do experimento e apds 10, 20, 40, 60,
80, 100 e 120 min de reacdo. Enquanto que nas fotodegradacdes em efluente de ETE, foram

coletadas amostras da solucao em 30, 60, 90, 120, 150, 180, 210 e 240 min.
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E importante salientar que assim como para agua deionizada, fez-se um experimento
de fotdlise direta para avaliar a contribui¢do de apenas irradiagdo UV para a degradagdo do
farmaco em ambas as matrizes aquosas reais.

Na Figura 30 sao representados os perfis de degradacao obtidos para as diferentes
concentragdes de fotocatalisador em dgua de rio (Figura 30a) e em efluente de ETE (Figura
30b). Além disto, ¢ importante dizer que ndo houve uma grande alteragdo de pH para os
experimentos realizados em agua de rio, entretanto, 0 mesmo nao ocorreu para efluente de
ETE. Sendo assim, na Tabela 9 estdo dispostos apenas os valores de pH monitorados durante

os experimentos de avaliagdo da concentracdo de fotocatalisador na matriz aquosa de ETE.

Figura 30- Avaliagdo da concentragdo de TiO; para os experimentos de fotocatdlise
heterogénea em: (a) agua bruta de rio e (b) efluente de ETE. Condigdes iniciais: [CFC]= 3
pumol L, pH = 6,30 (4gua de rio) e 7,00 (ETE).
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Tabela 9- Valores de pH durante os experimentos de avaliagdo da concentracdao de TiO> em
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ETE.
[TiO,] (mg L)
t (min) 0 150 250 450 650

0 7,01+£0,02  7,07+£006  7,12+0,12  7,08+0,01 7,01 % 0,02
30 7,54+0,05  748+003  7.71+005  7,54+0,03 749 + 0,03
60 787+0,00  7,66+003  7.89+003  7,71+0,01 7,70 + 0,05
90 7,98+0,05  7,79+006  798+002  7,83+0,01 7,82 + 0,04
120 8,02+0,03  7,87+0,08  803+000  7,89+0,01 7,70 + 0,01
150 8,05+0,03  7,88+0,06  806+000  791+0,00  7,95+0,02
180 8,05 + 0,03 7,98 +0,16 8,08+0,00  7,91+0,04  7,97+0,03
210 8,07+0,02  7,99+0,16  809+001  793+0,05  8,00+0,03
240 8,05+ 0,01 7,99+0,14  8,09+001  792+006  8,05+0,06

Fonte: O Autor, 2018.

Observando os gréaficos representados na Figura 30, percebe-se que as eficiéncias de
degradacdo para as diferentes concentragdes de fotocatalisador testadas para as matrizes
aquosas reais sao semelhantes, e, portanto, para melhor escolher as concentragdes 6timas de
Ti0 a serem aplicadas em 4gua de rio e efluente de ETE, calculou-se as constantes cinéticas
de reacdo de pseudo-primeira ordem (kap) € 0 tempo de meia-vida para as condicdes testadas.
Os dados cinéticos para os experimentos em agua de rio e efluente de ETE sdo mostrados nas

Tabelas 10 e 11, respectivamente.

Tabela 10- Constantes cinéticas (kap) € tempo de meia-vida (t12) para as diferentes massas de

TiO2 em agua de rio.

[TiO,] (mg L) kap (min™) R? ti2 (min)

0 0,0034 0,8271 204
50 0,013 0,9722 53
100 0,021 0,9958 33
150 0,020 0,9962 34
200 0,031 0,9926 22
250 0,036 0,9936 19
300 0,034 0,9668 20

Fonte: O Autor, 2018.
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Tabela 11- Constantes cinéticas (kap) € tempo de meia-vida (ti2) para as diferentes massas de

TiO; em efluente de ETE.

[TiO,] (mg L) kap (min') R? ti/2 (min)
0 0,0045 0,9389 154
150 0,0070 0,9434 99
250 0,0073 0,8937 95
450 0,0069 0,9815 100
650 0,010 0,9746 69

Fonte: O Autor, 2018.

De acordo com a Figura 30a e a Tabela 10, tem-se que a fotodegradagdo do farmaco
na presenga de fotocatalisador mostrou-se necessaria, uma vez que o processo de fotolise
degradou apenas 38% de CFC apds 120 min de radiagdo UV-A. A cinética de degradagao
também foi maior na presenca de dioxido de titanio. Isto pode ser confirmado pela constante
cinética de 0,013 min! na presenca de 50 mg L de TiO., enquanto o processo de fotdlise
possui kap igual a 0,0034 min™!.

Nos experimentos utilizando dgua de rio, observou-se também que quando aplicados
maiores concentragdes de fotocatalisador, maiores sdo a eficiéncia do processo, assim como
maior ¢ a sua cinética. Como por exemplo, pode-se citar os resultados obtidos para 50 e 100
mg L' de TiO», nos quais 78 e 91% de fotodegradagio foram atingidos. Como mencionado
para os experimentos em dgua deionizada, uma maior concentragdo de fotocatalisador implica
em uma maior area superficial para adsor¢do de fotons. O maior niimero de sitios ativos
também proporciona uma maior adsor¢do de compostos organicos, resultando em maiores
taxas de degradacao (AHMED et al., 2011).

Para as concentragdes 200, 250 e 300 mg L' de fotocatalisador, perfis de degradacio
muito semelhantes foram obtidos (Figura 30a), entretanto, pelos dados dispostos na Tabela
10, o experimento que apresentou maior cinética de degradacdo, ou seja maior valor de kap €
menor de ti» foi aquele em que se utilizou 250 mg L. Desta forma, esta concentragio foi
definida como 6tima para a fotocatalise em agua de rio.

Como ja mencionado, concentracdes de TiO» maiores do que aquela considerada
Otima geram efeitos negativos para o processo (REZA; KURNY; GULSHAN, 2017).
Entretanto, como 200 e 300 mg L' de TiO, sdo bem proximas a concentragdo 6tima, uma

cinética de degradacdo similar ¢ esperada, como foi observado (Tabela 10).
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E interessante também mencionar que a concentragdo de fotocatalisador 6tima para
4dgua de rio (250 mg L) foi maior do que aquela encontrada para 4gua deionizada (100 mg L-
1. Este fato, assim como a necessidade de maior tempo de irradia¢do, demonstra a influéncia
da composicao da matriz no processo.

Analisando a Figura 30b, percebe-se que a fotdlise do antibidtico CFC em efluente de
ETE degrada 71% do composto-alvo, e, portanto, ¢ mais eficiente do que aquela observada
para agua deionizada e agua de rio. Sabe-se que a matéria organica dissolvida pode absorver a
radiacdo UV, gerando espécies reativas, tais como oxigénio singlete (') e radicais peroxila
(ROO?®), os quais sdo capazes de oxidar contaminantes organicos, como o CFC. Sendo assim,
por possuir maior quantidade de matéria organica dissolvida, a matriz de ETE pode gerar mais
espécies reativas durante o processo de fotolise do farmaco CFC, resultando em uma maior
fotodegradacdo do mesmo. Além disto, devido a alta presenga de ions cloreto e sulfato na
matriz de ETE (Tabela 8), radicais inorganicos (como os radicais sulfato e radicais cloro e
dicloro) podem ter sido formados, os quais também sdo capazes de degradar a matéria
organica, porém de maneira menos reativa do que os radicais hidroxila (WANG; LIN, 2012;
LAI; CHUANG:; LIN, 2017; MARSON et al., 2017; ISMAIL et al., 2018).

A utilizagdo de TiO2> combinado a radiagio UV-A gerou maiores eficiéncias em
relagdo ao processo de fotdlise isolado (Figura 30b). Todavia, para todas as massas de
fotocatalisador testadas, eficiéncias (entre 82-92% de degradagdo) e cinéticas de reacao
similares foram obtidas (Tabela 11). Além disto, em todos os experimentos em ETE,
observou-se o aumento do pH do meio reacional, o qual pode ser justificado pela
descarboxilagdo da matéria organica, assim como pela geracao de ions hidroxila na banda de
conducdo a partir da reagdo de reducdo da agua, uma vez que na banda de valéncia ha a
competicao entre reagdes de oxidacdo de moléculas de 4gua e da matéria organica do efluente.

Desta forma, elegeu-se 150 mg L' de TiO, como concentragdo Otima para os
experimentos de fotodegradacdo em efluente de ETE, uma vez que apresenta uma boa
eficiéncia de degradacdo, mesmo sendo a menor concentragao avaliada. Esta escolha resulta
também em menores custos com catalisador.

Comparando-se a massa de catalisador utilizada para efluente de ETE em relagdo a
agua de rio e agua deionizada, tem-se que ndao ¢ uma concentragao tao elevada, como poderia
ser esperado. Porém, esta concentragdo ¢ justificada pela maior contribui¢cao do processo de
fotolise para a remogao de CFC.

Além disto, ao se comparar os dados cinéticos para os experimentos em agua

deionizada e as matrizes aquosas reais, nota-se 0s experimentos em agua deionizada sdo
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aqueles que apresentaram maior cinética de rea¢do (0,18 min™') em comparagio com aqueles
realizados em 4gua de rio (0,036 min') e em efluente de ETE (0,0070 min™'). Estes dados
sugerem uma forte influéncia, de forma inversamente proporcional, da matéria organica e
alcalinidade do meio durante o processo de fotodegradagdo. Este comportamento também foi
evidenciado para a degradacdo de varios farmacos em matrizes aquosas por Choi e
colaboradores (2014).

Sabe-se que a matéria organica ¢ a principal espécie sequestradora de radicais
hidroxila durante o processo avaliado. Desta forma, as menores cinéticas de reagdo
observadas para agua superficial e de ETE também podem ser explicadas pela menor
quantidade de radicais hidroxila, assim como pela degradagdo do composto-alvo por radicais
inorganicos menos reativos, tais como os radicais sulfato (SO4°* ) e entre outros, os quais sdo
gerados no processo, como j4 mencionado (YANG et al., 2016).

Sendo assim, os ions inorganicos presentes na composicao das matrizes reais avaliadas
(Tabelas 8) também podem influenciar de maneira inversamente proporcional a eficiéncia do
processo fotocatalitico, pois agem como sequestradores de radicais hidroxila (Equagdes 27 a
31) gerando radicais menos reativos, assim como adsorver na superficie do fotocatalisador,
deixando menos sitios ativos disponiveis para a oxida¢do do composto-alvo (RAUF;
ASHRAF, 2009; VAN DOORSLAER et al., 2015; HASSAN; ZHAO; XIE, 2016).

Como ja& mencionado, estes radicais inorganicos também sdo capazes de oxidar a
matéria organica, além de que podem ser gerados a partir da reag@o entre os ions e as lacunas
positivas na superficie do fotocatalisador, como apresentado pela Equagdo 32, para o ion
cloreto, por exemplo (LAI; CHUANG:; LIN, 2017; ISAMAIL et al., 2018).

Dentre os radicais inorganicos, tem-se que o radical sulfato (SO4°* ) é importante para
a degradacdo do composto-alvo, j4 que possui menor constante de reacdo com a matéria
organica do que os radicais hidroxila, porém um elevado potencial padrao de reducdo (2,6 V),
Equagdo 41, e, um maior tempo de meia-vida do que os radicais hidroxila, o que permite um
eficiente transporte de massa deste radical em solugdo e maior contato desta espécie com os
compostos a serem degradados, e, portanto, podem ajudar na degradacdo do composto-alvo

(OH; DONG; LIM, 2016).

SO4*" (aq+ € — SO+ (g E=+2,60V (41)



114

Entretanto, sabe-se que os radicais sulfato sdo mais influenciados pela presenca de
outros ions do que os radicais hidroxila (Equagdes 42 a 45), de forma a gerar radicais menos

reativos (OH; DONG; LIM, 2016).

SO4* (ag)+ Cl (ag— SO4* (aq) + Cl1°(aq) kap=3,0 x 108 L mol! s7' (42)
SO4*" (ag+ HCO3 (agy— SO4* (aq) + HCO3%aq)  kap=2,8-9,1 x 10° L mol! 57! (43)
SO4* (ag)+ CO3* (ag— SO+ (ag + CO3* (aq)  kap=6,1-410 x 10° L mol™ 57! (44)
SO4* (ag+ HPO# (29— SO4* (ag) + HPO4* (o) kap=1,2 x 10° L mol™' s7(45)

Na presenca de uma elevada concentragdo de ions cloreto, tal como na matriz de ETE
(Tabela 8), pode-se haver a formagdo do radical dicloro (Cl2* ), equagdo 46, o qual também
oxida a matéria organica, devido ao seu elevado potencial padrao de redu¢do (Equagdo 47),
preferencialmente por abstragdo de hidrogénio, em menor cinética do que os radicais hidroxila
(MARSON et al.,, 2017). Vale ressaltar que os 4anions bicarbonato (HCOs3 ) reagem
preferencialmente com os radical cloro (CI®*) em relacdo ao radical sulfato (Equagdo 48),
gerando radicais carbonato menos reativos, o que pode diminuir a eficiéncia do processo

(DEVI; DAS; DALAL 2016; OH; DONG; LIM, 2016).

Cl. (aq)+ Cl_(aq)_) Clz._ (aq) kap: 8,5 X 109 L mol-] S-l (46)
Ch® gt e — 2Cl @) E'=+42,09 V (47)
Cl. (aq) + HCO3_(aq)_) HCI (aq) + CO3._(aq) kap: 2,2 X 108 L mol-l S-l (48)

E importante dizer que os 4nions carbonato fazem com que as particulas de
fotocatalisador se agreguem, diminuindo os sitios ativos e, portanto, diminuindo a eficiéncia
da fotocatalise heterogénea (ISMAIL et al., 2018). Os ions amonio (NHs") e fosfato
(HPO4>"), por sua vez, adsorvem na superficie do fotocatalisador, mudando a carga da
superficie das particulas do TiO2, o que pode causar repulsdo eletrostatica com o composto-
alvo e perda de eficiéncia do processo. O anion hidrogenofosfato também pode gerar radical
fosfato ao reagir com a lacuna positiva do fotocatalisador, como apresentado pela equagao 49

(ISMAIL et al., 2018).

h*sv + HPO4® (aq) — HPO4* (aq) (49)
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Outro fator a ser verificado foi o processo de adsor¢do e dessor¢do na superficie do
catalisador. Para isso, em béquer contendo 500 mL da solugdo de CFC 3 pmol L, foi
adicionado uma massa de catalisador de modo a se obter uma concentragio de 250 mg L' de
Ti0O,. Vale ressaltar que este teste foi realizado para ambas as matrizes reais avaliadas. O
mesmo procedimento aplicado para este experimento em agua deionizada foi utilizado para
agua de rio e efluente de ETE, entretanto, foi-se realizado coletas de amostras antes do inicio
do experimento e apOs os mesmos intervalos de tempo adotados para as respectivas matrizes
aquosas, ou seja, apos 10, 20, 40, 60, 80, 100 e 120 min para adgua de rio; e apds 30, 60, 90,
120, 150, 180, 210 e 240 min de contato para efluente de ETE. Os resultados obtidos sao

apresentados na Figura 31.

Figura 31- Processo de adsor¢ao e dessor¢ao do antibiotico CFC ao TiO2 para dgua bruta de
rio e efluente de ETE. Condigées iniciais: [CFC]= 3 umol L!, [TiO2]= 250 mg L! (4gua de
rio ¢ ETE), pH = 6,30 (4gua de rio) e 7,00 (ETE).
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Fonte: O Autor, 2018.

Como apresenta a Figura 31, o processo de adsor¢ao e dessor¢cdo nao contribui de
maneira significativa para a remog¢do do antibiotico CFC durante 120 min de contato para os
experimentos em agua de rio, assim como para 240 min de contato nos experimentos

realizados em efluente de ETE. Sendo assim, pode-se dizer que em ambas as matrizes ndo €
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necessario deixar a solu¢do de CFC em contato com o fotocatalisador em escuro até atingir

um equilibrio de adsor¢do para posterior radiacdo da luz UV-A.

5.3.3.2. Avaliacdo do pH do meio reacional

Utilizando as concentracdes de fotocatalisador Otimas encontradas para a
fotodegradagao do antibidtico CFC em agua de rio e efluente de ETE, avaliou-se a influéncia
do pH inicial do meio reacional na eficiéncia do processo. Para isto, em agua de rio, realizou-
se experimentos em duplicata ajustando o pH inicial da solucdo para 3,50 e também para pH
10,00. Ja nos experimentos em efluente de ETE, testou-se em duplicatas os pHs iniciais 3,50 e
5,70, uma vez que o pH natural desta matriz ja estd na faixa de meio neutro para basico.

Nestes experimentos realizou-se os mesmos procedimentos e analises utilizadas para
os experimentos de avaliacdo da concentracao de TiO, para ambas as matrizes.

A Figura 32 mostra os perfis de degradacdo obtidos para os diferentes valores de pH
inicial testados para: dgua de rio (a) e efluente de ETE (b). As Tabelas 12 e 13 mostram os
valores de pH obtidos para os experimentos em agua de rio e ETE, respectivamente. Ja a

Tabela 14 apresenta os dados cinéticos para estes experimentos.
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Figura 32- Avaliacdo da influéncia do pH inicial nos experimentos de fotocatalise

heterogénea em: (a) agua bruta de rio e (b) efluente de ETE. Condigdes iniciais: [CFC]= 3

pumol L, [TiO2] =250 mg L (4gua de rio) e 150 mg L' (ETE).

Fonte: O Autor, 2018.
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Tabela 12- Valores de pH durante os experimentos de avaliagdo do pH inicial em agua de rio.

pH inicial
t (min) 3,50 6,30 (Natural) 10,00

0 3,50 £ 0,05 6,30 + 0,03 10,00 + 0,03
10 3,57+0,04 6,14 + 0,02 9,74 £ 0,06
20 3,58 £ 0,06 6,02 + 0,00 9,67+0,10
40 3,57+ 0,03 6,19 + 0,02 9,48 £0,13
60 3,56 +£0,02 6,30 £ 0,05 9,34+ 0,20
80 3,56 £ 0,02 6,33 £0,05 8,97+0,31
100 3,54 £0,02 6,34 £ 0,06 8,56+ 0,53
120 3,54 £ 0,05 6,34 £ 0,04 8,33+0,51

Fonte: O Autor, 2018.

Tabela 13- Valores de pH durante os experimentos de avaliacdo do pH inicial em efluente de

ETE.

pH inicial
t (min) 3,50 5,70 7,00 (Natural)

0 3,52+0,03 5,74 £ 0,03 7,07 £ 0,06
30 3,56 0,05 6,36 = 0,06 7,48 £0,03
60 3,56 £0,08 6,96 = 0,08 7,66 £ 0,03
90 3,54 £0,09 7,25+0,01 7,79 £ 0,06
120 3,51+0,11 7,37 £0,08 7,87 0,08
150 3,48 £0,13 7,42 +£0,11 7,88 £ 0,06
180 3,44+0,16 7,43 £0,11 7,98 £ 0,16
210 3,43+0,14 7,45 +0,10 7,99 £ 0,16
240 3,41+0,13 7,48 £ 0,06 7,99 + 0,14

Fonte: O Autor, 2018.
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Tabela 14- Constantes cinéticas (kap) € tempo de meia-vida (ti2) das reagdes de pseudo-
primeira ordem para os diferentes valores de pH iniciais avaliados em agua de rio e efluente

de ETE.

Matriz pH inicial kap (min’") R? ti/2 (min)
3,50 0,043 0,9694 16
Agua de rio 6,30 0,036 0,9936 19
10,00 0,018 0,9971 38
3,50 0,0083 0,9390 84
Efluente de ETE 5,70 0,0072 0,9407 96
7,00 0,0070 0,9434 99

Fonte: O Autor, 2018.

Percebe-se pela Figura 32a que a eficiéncia do processo de fotocatalise heterogénea foi
igual para o meio mais acido avaliado (pH 3,50) e em pH natural da solucdo, atingindo
concentragdes do farmaco abaixo do LQ, enquanto que a fotodegradacdo do CFC foi menos
eficiente em meio basico (90% de degradagdo). Este comportamento foi observado para agua
deionizada e, foi justificado pela presenca de espécies de CFC no meio reacional e pela carga
da superficie do fotocatalisador para os diferentes valores de pH avaliados.

Entretanto, ao se comparar as constantes cinéticas em meio acido e pH natural da
solucdo, tem-se que os experimentos em pH inicial 3,50 apresentaram maior cinética de
degradacio (0,043 min') em relacdo aos experimentos em pH natural da matriz (0,036 min™).
Isto sugere que o pH 6timo para este processo € 3,50, todavia, sua aplica¢ao nao ¢ vidvel, pois
envolve gastos com acidificagdo para realizagdo do tratamento e também com neutralizagdo
para posterior descarte do efluente, uma vez que o pH ndo varia significativamente durante o
processo fotocatalitico (Tabela 12).

Para os experimentos em efluente de ETE (Figura 32b), obteve-se eficiéncias
semelhantes para os pHs 3,50; 5,70 e 7,00 (86, 80 e 82%, respectivamente). Porém, assim
como para agua de rio, a condicdo em meio mais acido apresentou maior cinética de
degradag¢do (Tabela 14). A maior cinética em pH 3,50 pode ser atribuido pela menor
alcalinidade do meio, ou seja, pela menor concentracao de ions carbonatos e bicarbonatos, os
quais podem sequestrar radicais hidroxila, como representado nas Equagdes 27 e 28,
diminuindo a eficiéncia de degradagdo (CHOI et al., 2014; VAN DOORSLAER et al., 2015).
A menor presenca destes anions pode ser explicada devido a maior concentragdo de ions

hidronio (H") em meios reacionais mais acidos (como o pH 3,50), e portanto, o equilibrio das
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reacdes apresentadas nas Equacdes 50 e 51 deslocam-se na formacao de didxido de carbono e

agua (SKOOG et al., 2006).

HCO3 (aq) + H (aq) = <H2CO3> = COxg) + H20q) (50)
CO32_(aq) + 2H+(aq) =<H,CO3> = COz(g) + H20() (51)

Porém, como a eficiéncia de tratamento apds 240 min € muito semelhante, escolheu-se
trabalhar com o pH natural da matriz de ETE nos proximos experimentos, devido aos mesmos

motivos mencionados para agua de rio e agua deionizada.

5.3.3.3. Avaliacdo do efeito da adicdo de aceptor de elétrons (H>0>)

Sabe-se que a adicdo de H>O> no meio reacional aumenta a producdo de radicais
hidroxila, através da reducdo na banda de conducdo do fotocatalisador, como representado
pela Equacdao 21 (REZA; KURNY; GULSHAN, 2017). Como apresentado na Tabela 8, as
matrizes aquosas reais possuem matéria organica e ions inorginicos que competem pelas
espécies radicalares formadas, assim como pelos sitios ativos do fotocatalisador (CHOI et al.,
2014). Logo, teoricamente, a adi¢ao de perdxido de hidrogénio pode gerar um efeito benéfico
para o processo de fotocatélise heterogénea em matrizes reais.

Sendo assim, para 4gua de rio, matriz na qual hd menor quantidade de matéria
organica (representada pelos parametros de DQO, DBO, so6lidos totais dissolvidos e dleos e
graxas), € de ions inorganicos (Tabela 8), foram escolhidas concentracdes de perdxido de
hidrogénio proximas daquelas testadas para dgua deionizada. Portanto, em agua de rio, foi-se
avaliado a adicdo de 2,8, 5,6, 11,2 e 22,4 mg L de H,0,. Vale ressaltar que o mesmo
procedimento experimental utilizado para os experimentos em agua de rio foram utilizados,
porém, adicionando sulfito de sodio nas amostras de inje¢do no HPLC a fim de se consumir o
perdxido residual (Equacao 40).

Os resultados obtidos para a degradagao do antibidtico e consumo do H»O; adicionado
durante as condi¢des experimentais mencionadas em dgua de rio sdo dispostos na Figura 33.
Vale ressaltar que para estes experimentos nao se houve variagao significativa do pH do meio

reacional durante os 120 min de radiacao.
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Figura 33- (a) Avaliagdo do efeito da adi¢do de H>O> no processo de fotodegradagdo de CFC
em 4gua de rio. (b) Consumo de H,0». Condigdes iniciais: [CFC]= 3 umol L!; [TiO2]= 250
mg L, pH = 6,30.
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Fonte: O Autor, 2018.

A adig¢do de H>O;, mostrou-se benéfica para o processo fotocatalitico do farmaco, uma
vez que para todas as concentracdes avaliadas se atingiu concentragdes de CFC abaixo do LQ
em 80 min de reacdo (Figura 33a). Além disto, também ¢é possivel observar na Figura 33a um
maior decaimento da concentragdo do composto-alvo durante os primeiros minutos de reagao
quando aplicado o agente oxidante auxiliar. Isto pode ser explicado pela maior geracao de
radicais hidroxila nos primeiros minutos de rea¢do, como sugere a Figura 33b, na qual este
reagente ¢ consumido rapidamente em todas as concentragdes avaliadas.

Sabe-se que altas concentracdes de peroxido de hidrogénio podem influenciar
negativamente o tratamento. Isto, pois quando em excesso, este reagente pode sequestrar

radicais hidroxila, gerando espécies menos reativas (Equagdo 24) assim como podem reagir
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com a lacuna positiva do fotocatalisador (Equagdo 26), diminuindo a producdo de radicais
para a degradacdao do farmaco (MALATO et al., 1998; MALATO et al., 2009). Sendo assim,
¢ necessario escolher a concentragdo Otima deste reagente a ser aplicada ao processo. Pela
Figura 33a ndo ¢ possivel distinguir qual concentragao foi mais eficiente.

Logo, para a escolha da concentragdo Otima, analisou-se os dados cinéticos das

reacdes realizadas na presenca de peréxido de hidrogénio em agua de rio (Tabela 15).

Tabela 15- Constantes cinéticas de pseudo primeira-ordem (kap) € ti2 para a avaliacdo do

efeito de H>O> no processo de fotocatalise heterogénea em agua de rio.

[H,0:] (mg L) kap (min™) R? ti2 (min)
0 0,036 0,9936 19
2,8 0,043 0,9429 16
5,6 0,043 0,9080 16
11,2 0,040 0,9468 17
22,4 0,041 0,9362 17

Fonte: O Autor, 2018.

A melhor concentragdo de peroxido de hidrogénio para os experimentos de agua de rio
¢ 2,8 mg L, j4 que possui maior cinética de degradacdo (Tabela 15).

A matriz de ETE, por sua vez, possui uma alta taxa de carga organica e ions
inorganicos (Tabela 8). Por este motivo, testou-se adi¢des de concentragdes de H>O2 maiores
do que aquelas avaliadas para dgua de rio.

Os perfis de degradagdo obtidos sdao representados na Figura 34a, assim como o

consumo de H>O» durante a reacdo (Figura 34b).
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Figura 34- (a) Avaliagdo do efeito da adi¢do de H2O> no processo de fotodegradagdo de CFC
em efluente de ETE. (b) Consumo de H,0,. Condigées iniciais: [CFC]= 3 umol L!; [TiOz]=
150 mg L', pH inicial= 7,00.
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Fonte: O Autor, 2018.

A partir da Figura 34, pode-se inferir que ndo houve sinergismo no processo
fotocatalitico em todas as concentracdes de H»O: utilizadas. Tal comportamento difere
daquele observado para agua de rio.

Sabe-se que matriz aquosa de ETE possui concentragdes elevadas de ions inorganicos
no meio (tais como cloreto, sulfato, nitrato, e entre outros) quando comparados com aquelas
presentes na agua de rio. Estes ions podem diminuir a eficiéncia de degradacdo a partir de
reagdes paralelas com radicais hidroxila ou adsor¢do aos sitios ativos do fotocatalisador, como

ja mencionado. Todavia, ¢ relatado na literatura que os ions férricos (Fe*") podem agir como
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aceptores de elétrons, prevenindo a recombinagdo elétron/ lacuna (SARATALE et al., 2014).
O anion persulfato (S20s% "), o qual também pode ser gerado no meio na presenca de radicais
sulfato (Equacao 52), também age como aceptor de elétrons (MARSON et al., 2017; ISMAIL
et al., 2018). A adicao de um agente oxidante ao meio como o H,O, também ¢ utilizada para
prevengdo da recombinagdo de elétron/ lacuna, uma vez que este reagente também ¢ um forte

aceptor de elétrons (AHMED et al., 2011).

SO4* (aq)+ SO+* (a—S208> kap=2,7 x 103 L mol ! s (52)

Logo, pode-se inferir que estas espécies inorganicas presentes na matriz de ETE, estes
competem com o peroxido de hidrogénio pelos elétrons da banda de condugdo do TiO2. Além
disso, sabe-se que os ions inorganicos adsorvem na superficie das particulas do
fotocatalisador, principalmente o cation amoénio (NH4") e o 4nion fosfato (HPO4>"), ambos
presentes na matriz de ETE (41 e 1,4 mg L', respectivamente). Por estarem adsorvidos na
superficie do TiO», isto pode interferir nas reacdes do peroxido de hidrogénio com o elétron
da banda de condu¢do, uma vez que ha também uma competicdo pelos sitios ativos do
fotocatalisador, resultando em uma alta concentracdo de peroxido de hidrogénio no meio
(ISMALIL et al., 2018). Desta forma, o consumo de H>O> (Figura 34b) pode ser atribuido a
reacOes paralelas entre este reagente e espécies radicalares, como os radicais hidroxila
(Equagdo 24), radicais sulfato (Equagdo 53) ou radicais derivados de cloro (Equacdes 54 e
55), resultando assim em radicais menos reativos, como os radicais hidroperoxila (HO:®) e,

portanto, em menores eficiéncias de degradagao (MARSON et al., 2017).

S04°  (aq)+ H2023aq— S04~ (aq) + HO2%aq) + H' (aq) kap= 1,2 10’ L mol™' 7! (53)
Cl1® (aq)+ H2023aq— Cl  (aq) + HO2%(aq) + H+(aq) kap= 1,0 x 10° L mol! s7! (54)

5.3.4. Avalia¢do da mineralizacdo e ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri para

os experimentos em dgua superficial de rio e efluente de ETE

Assim como para os experimentos em agua deionizada, avaliou-se a mineralizagao
obtida para os processos de fotocatdlise heterogénea e fotdlise em agua de rio e efluente de
ETE. Entretanto, para estas matrizes, devido a presenga de matéria organica, ndo houve

necessidade de se aumentar a concentracdo do composto-alvo a ser degradado. Além disso,
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novas curvas com uma maior faixa de concentragdes para carbono total e carbono inorganico

foram preparadas (Figura 35).

Figura 35- Curva analitica de calibragcdo para (a) Carbono total (10,0 a 100,0 ppm) e (b)
Carbono inorganico (5,0 a 45,0 ppm).
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Fonte: O Autor, 2018.

De acordo com os parametros das curvas analiticas apresentadas na Figura 35 e com a
Equagdo 35, tem-se que os valores de LD para a determinagio de CT e CIsdo 1,221 mgL' e
0,520 mg L', respectivamente. Logo, de acordo com a Equagdo 37, os valores de LQ para CT
e CIsdo 4,029 mg L' e 1,732 mg L', respectivamente.

Para os processos de fotdlise e fotocatalise heterogénea também foram avaliados o
efeito da toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri em dgua de rio (em 0, 20, 40 e 120

min de reacdo) e em efluente de ETE (em 0, 30, 150 ¢ 240 min de reagao).
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Experimentos controle de mineralizagdo e toxicidade também foram avaliados em
ambas as matrizes. Nestes experimentos, adicionou-se a concentracdo otimizada de
fotocatalisador na respectiva matriz e se realizou o processo de fotocatalise heterogénea da
matéria organica sem a presenc¢a do farmaco.

Os resultados para a mineralizacdo e ensaios de ecotoxicidade para os experimentos

em agua bruta de rio sdo apresentados na Figura 36a e Figura 36b, respectivamente.

Figura 36- (a) Mineralizacdo para os experimentos em agua bruta de rio e (b) avaliacao da
evolucdo da ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri para as degradagdes

realizadas em agua bruta de rio.
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Fonte: O Autor, 2018.
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Observa-se pela Figura 36a que na aplicacdao do processo de fotdlise ha um aumento
do COD (de 3,5 a 5,7 mg L'! de COD) até o final do tratamento. Zhao e colaboradores (2018)
também observaram um aumento do COD apds o tratamento do 2-(dietilhexil)-ftalato em
sedimentos pelo processo Fe*'/acido protocatecuico/H20,. Como relatado por estes
pesquisadores, o aumento do COD ¢ devido a solubilizacdo da matéria organica presente
neste efluente. Uma vez que se ¢ filtrado as amostras em membranas 0,45 pm apenas apos a
retirada de aliquotas para as andlises durante a fotodegradagdo, o aumento de COD da pela
oxidagdo de compostos organicos em espécies menos hidrofobicas, aumentando os sitos
hidrofilicos nas moléculas destes compostos, ou seja, ha uma reducdo do coeficiente de
particdo (Kow) da matéria organica do efluente, e portanto, uma maior disponibilidade destas
espécies em meio aquoso em relagcdo as particulas em suspensdo (MECOZZI et al., 2006;
ROMERO et al., 2011).

Ja nos processos que utilizam fotocatalisador (Figura 36a), nota-seum aumento do
COD inicialmente até os primeiros 40 min de reacdo, de 3,5 a 5,8 mg L' de COD para o
experimento na presenga de CFC e de 3,2 a 4,1 mg L! de COD para o experimento na
auséncia de CFC. Isto ¢ devido a solubilizacdo da matéria organica, como mencionado para o
processo de fotolise. Porém, ao final do tratamento, hd um decaimento do COD, atingindo 3,6
e 2,9 mg L' de COD nos experimentos com o CFC presente e ausente, respectivamente.
Logo, tem-se que os radicais hidroxila formados durante o tempo de reacdo foram eficientes e
essenciais para mineralizar parte dos compostos presentes em solucao (ZHAO et al., 2018).
Ao se comparar o experimento realizado na auséncia de CFC com aquele em que o antibidtico
¢ degradado, percebe-se que quando o antibidtico CFC ¢ degradado, ha um maior aumento de
COD aos 40 min. Isto sugere a formacao de produtos de transformagao do CFC e também a
oxidagdo da matéria organica, aumentando sua solubilidade.

Pela Figura 36b, por sua vez, tem-se que a solugdo inicial de CFC em éagua de rio
apresentou uma toxicidade de 22%, a qual ¢ semelhante a apresentada em agua deionizada
(24%), indicando nao haver um sinergismo de inibi¢do do fArmaco com a matriz que também
apresenta inibi¢do de 22%. Nos primeiros 20 min de rea¢do os produtos gerados pela
degrada¢do da matéria orginica durante todos os experimentos avaliados apresentaram
inibicdo para a bactéria Vibrio fischeri. Entretanto, aos 40 min de reagdo, a degradagdo do
CFC por fotocatalise heterogénea apresentou maior toxicidade do que os demais processos
(20%), indicando a formagdo de produtos de transformacdo do composto-alvo que sdo mais
toxicos. Vale ressaltar que estes produtos de transformacdo sdo oxidados (como também

mostra a Figura 36a), dando origem a compostos menos toxicos do que a solucdo inicial ao
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final do tratamento (Figura 36b), apresentando inibi¢ao de 16%. Com estes resultados, tem-se
que as condigdes otimizadas para o tratamento de CFC em 4agua bruta de rio sdo eficientes
para o tratamento, entretanto, seria ideal um maior tempo de reacdo para uma melhor
mineralizagdo da matéria organica. Outra alternativa seria acoplar o processo de fotocatalise
heterogénea como pods tratamento a outros processos, tais como 0s convencionais, 0s quais
iriam inicialmente reduzir a quantidade de matéria organica presente no efluente, o que pode
aumentar a eficiéncia do processo avaliado neste estudo. A aplicagdo como pré-tratamento
também pode ser viavel, uma vez que a degradacao da matéria organica pode gerar compostos
mais biodegradaveis.

Os resultados para a mineralizagdo e ensaios de ecotoxicidade para os experimentos

em efluente de ETE sdo apresentados na Figura 37a e Figura 37b, respectivamente.



129

Figura 37- (a) Mineralizacdo para os experimentos em efluente de ETE e (b) avaliacdo da
evolucdo da ecotoxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri para as degradagdes

realizadas em efluente de ETE.
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Fonte: O Autor, 2018.

Pela Figura 37a, percebe-se que o processo de fotolise do CFC ¢ a que apresentou
maior mineralizacdo nos primeiros minutos, decaindo de 17,2 para 13,2 mg L! de COD. Este
comportamento foi diferente daquele observado para os experimentos realizados com didxido
de titdnio, nos quais houve inicialmente um aumento de COD. Como mencionado para a
analise de COD em agua bruta de rio, na utilizagdo de processos de oxidagdo avangada,
radicais hidroxila sdo formados e podem oxidar a matéria orgdnica em compostos mais
soluveis, portanto, aumentando o COD inicialmente, para posterior mineralizagdo destas
espécies (ZHAO et al., 2018). Para o restante do tratamento, ap6s os 30 min de reagdao, em

todas as condicoes avaliadas em ETE, manteve-se o COD praticamente constante até os 240
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min de reagdo, indicando a formacao de produtos de transformagdo mais recalcitrantes. Isso se
justifica pelo perfil de toxicidade apresentado durante os processos de fotocatalise
heterogénea (Figura 37b), os quais também mostraram valores de inibicdo praticamente
constantes apds os 30 min iniciais de reagdo, sendo que o experimento de fotocatalise na
presenca de CFC apresentou inibicdo de 16% ao fim do tratamento, enquanto que o
experimento na auséncia de CFC teve 20% de inibi¢ao apds 240 min.

O processo de fotolise, por sua vez, apresentou maior toxicidade ao final do
tratamento (35,3%). Sendo assim, pode-se afirmar que mesmo ndo ocorrendo mineralizacao,
houve a formacao de produtos de transformagao mais toxicos até os 240 min de reagdo. Além
disso, ao se comparar as mineraliza¢des obtidas pelo processo de fotdlise em agua bruta de rio
(Figura 36a) e em efluente de ETE (Figura 37a), tem-se que o aumento de COD ocorreu
apenas em agua de rio, indicando que a matéria organica ndo soltivel da matriz dgua de rio ¢
mais facilmente oxidada pela radiacdo UV-A do que a matéria organica nao soluvel em
efluente de ETE.

A partir dos resultados apresentados na Figura 37, pode-se afirmar que mesmo o
processo de fotocatdlise heterogénea apresentando boas eficiéncias de degradagdo apos 240
min de rea¢do, ¢ necessario um maior tempo de tratamento para que se obtenha melhores
taxas de mineralizagdo e inibi¢des de bioluminescéncia ainda menores para a bactéria Vibrio
fischeri. Assim como para agua de rio, outra alternativa seria acoplar o processo de

fotocatalise heterogénea como pds ou pré tratamento a outros processos convencionais.

5.4. Comparaciao dos resultados obtidos para as diferentes matrizes aquosas (agua

deionizada, agua superfical de rio e efluente de ETE)

A Tabela 16 traz os principais resultados obtidos para as diferentes matrizes. A partir
desses resultados, nota-se a influéncia da composi¢do da matriz aquosa sobre o processo de
fotocatalise heterogénea. Pode-se concluir que quanto maior a complexidade da matriz
(Tabela 8), maior tempo de reagdo serd necessario, uma vez que haverd maior concentracao
de matéria organica e ions inorganicos, os quais agem como interferentes para a degradacdo
do CFC, como ja comentado. Além disso, a composicao da matriz pode influenciar no efeito
causado pela adi¢do de H»>O». A eficiéncia de mineralizacdo do processo também ¢
dependente da quantidade de matéria orgénica presente assim como do tempo de radiagdo.
Vale ressaltar que tais pardmetros também podem influenciar na gera¢do de produtos de

transformagdo menos toxicos para a bactéria Vibrio fischeri, e possivelmente mais
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biodegradaveis, o que possibilita a aplicagdo de outros processos acoplados para o melhor
tratamento. Desta forma, afirma-se que para o tratamento do fairmaco CFC por fotocatalise
heterogénea, a composi¢ao da matriz em que este farmaco esta presente deve ser considerada,

a fim de se obter uma boa eficiéncia do processo.

Tabela 16- Principais resultados obtidos para a degradagcdo de CFC em agua deionizada, agua

bruta de rio e efluente de ETE.

Tempo de ) _ ) Toxicidade
) . . Efeitoda  Mineralizagdo
) [TiO,] (mg pHdomeio  radiacdo _ aguda para
Matriz _ adigdo de ao final do
L reacional UV-A Vibrio
) H>O» tratamento
(min) fischeri
) Geragao de
. 5,70 ) Eficiente (20
Agua Efeito produtos
o 100 (natural da 30 _ pmol L' de
deionizada antagonico menos
solugdo) CFC) )
toxicos
. Ineficiente no  Geragdo de
Agua 6,30 ]
_ Efeito tempo de produtos
superficial 250 (natural 120 . .
) ) sinérgico reagdo menos
de rio matriz) . )
avaliado toxicos
Geracdo de
Ineficiente no produtos
Efluente de 7,0 (natural Efeito tempo de menos
150 . 240 . )
ETE da matriz) antagonico reacao toxicos,
avaliado exceto para
fotolise

Fonte: O Autor, 2018.
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6. CONCLUSOES

A otimizagdo univariada dos parametros operacionais do processo de fotocatalise
heterogénea mostrou que a degradacdo do antibidtico Cloranfenicol pelo processo de
fotocatalise heterogénea ¢ muito influenciada pela concentragdo do fotocatalisador, assim
como pela adi¢do de perdxido de hidrogénio. Todavia, mesmo gerando cinéticas de reagdo
diferentes, a utilizacdo de diferentes meios reacionais também resulta em eficiéncias
satisfatorias.

Para 4gua deionizada, observou-se que os processos de fotdlise e adsor¢ao/dessorcao
ndo demonstraram remogoes significativas do composto-alvo e, portanto, ¢ necessaria a
aplicagdo de fotocatalisador. No processo de fotocatdlise heterogénea, uma concentragdo
abaixo do limite de quantificagio foi atingida apds 30 min quando aplicados 100 mg L' do
fotocatalisador TiO> Degussa P25 e pH natural da solugdo. Além disto, a adigdo de H»O»
causou um efeito antagoénico, o que pode ser explicado pela baixa concentragdo do composto-
alvo no meio, assim como pela modificacdo da superficie do fotocatalisador na presenga deste
reagente adicional.

A eficiéncia de mineralizagdo foi avaliada para a degradagio de 20 pmol L' de CFC
durante 180 min para os processos de fotolise e fotocatalise heterogénea na presenca de 100
mg L' de TiO>, uma vez que esta analise é inviavel para a menor concentragdo do fArmaco,
na qual o COD tedrico inicial ¢ menor do que o LQ para a determinagdo de CT. Nesta analise
verificou-se que o processo de fotocatdlise heterogénea em 4gua deionizada ¢ uma alternativa
vidvel para a degradacdo do CFC, apresentando boa eficiéncia de mineralizagao (72%) apos
180 min, diferentemente do processo de fotolise, no qual ndo houve redugao de COD. Além
disso, para a degradagdo de CFC 20 umol L™! por fotocatalise heterogénea foram identificados
9 produtos de transformacdao por UHPLC-QTOF. Todavia, apenas trés foram formados em
maiores concentracdes, sendo eles PT1 e PT2, isdmeros de posicdo formados pela adicao de
hidroxila a molécula de CFC e PT3, caracterizado pela formagdo de uma dupla ligacao
adicional em relagdo ao composto inicial.

Além disso, os testes de toxicidade para a Vibrio fischeri em é4gua deionizada
mostraram que os produtos de transformagdo gerados em ambas as concentragdes testadas e
nos diferentes processos (fotdlise e fotocatalise) sdo menos toxicos para este organismo-teste.

A otimizacdo univariada do processo fotocatalitico em matrizes aquosas reais, por sua
vez, mostrou a forte influéncia de interferentes no meio, tais como ions inorganicos e matéria

organica. Nestes experimentos, notou-se que quanto maior a complexidade da matriz, menos
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eficiente ¢ o processo e, portanto, maiores tempos de radiagdo UV-A sdo necessarios, uma vez
que as espécies interferentes competem por radicais hidroxila e sitios ativos do
fotocatalisador.

Para 4gua de rio, 120 min de radiagdo UV-A e 250 mg L' de TiO2 foram necessarios
para ndo ser possivel quantificar o composto-alvo, entretanto, ao se avaliar a mineralizagao,
tem-se que um maior tempo de reacdo seria necessario, ou acoplar outros processos como pré
ou pos tratamento, ja que esta mostrou-se ineficiente apds o tempo de reagao avaliado. Isto,
pois, inicialmente, o COD aumentou devido a solubilizacdo da matéria organica da matriz.
Nesta matriz, a adi¢do de H»>O; resultou em maiores cinéticas de reagdo, mesmo em baixas
concentragdes (2,8 mg L!). Este fato se deve a maior geracio de radicais hidroxila
inicialmente, os quais degradam o composto-alvo assim como a matéria organica no meio
(presente em baixa concentragdo). Ja para efluente de ETE, as melhores condigdes de
degradagio foram 240 min de reacdo na presenca de 150 mg L, na auséncia de H.O,. A
utilizacdo de menor concentragdo de fotocatalisador em ETE é devido a maior contribuigdao do
processo de fotolise (71% de degradacao) para a remog¢do do farmaco CFC do meio, devido a
possivel presenga de espécies organicas radicalares, assim como de radicais inorganicos como
o radical sulfato e cloreto, capazes de oxidar a matéria organica. Assim como para agua de
rio, outras medidas seriam necessdrias para taxas eficientes de mineralizacdo, ja que
inicialmente, 0 COD também aumentou devido a solubilizagdo da matéria organica. O H>O»,
neste caso, compete pelos elétrons da banda de condugd@o com os ions férricos e os radicais
persulfato presentes na matriz, assim como pelos sitios ativos do fotocatalisador com os ions
inorganicos, principalmente com os ions amonio e fosfato, e desta forma, sua adi¢do ao meio
resulta em reacdes paralelas, no qual age como sequestrador de radicais hidroxila.

Vale ressaltar que melhores cinéticas de reagdo foram obtidas em pH mais acido
(3,50), entretanto, optou-se por utilizar o pH natural das matrizes, de forma a se evitar os
processos de acidificagdo do meio para realizagdo do tratamento e posterior neutralizagdao da
solucdo para descarte.

Além disso, de acordo com os testes de toxicidade para a bactéria Vibrio fischeri para
as matrizes reais, tem-se que nao houve geracdo de produtos com altos valores de inibicao,
mesmo na matriz mais complexa (ETE).

Portanto, a partir deste trabalho, pode-se afirmar que para o tratamento do antibiotico
CFC por fotocatalise heterogénea, deve-se considerar a matriz aquosa na qual o composto-
alvo esta presente, pois a eficiéncia do processo, assim como 0s parametros operacionais, sao

dependentes da composicao da matriz aquosa.
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