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RESUMO

Neste trabalho foi avaliada a degradacdo dos farmacos hidroclorotiazida (HCTZ),
naproxeno (NAP) e genfibrozila (GEN) pelos processos de peroxidagdo fotoassistida
(H,0,/UV-C), fotocatalise heterogénea (TiO,/UV-A) em diferentes matrizes aquosas (agua
desionizada - AD, 4gua de rio - AR e efluente de estacdo de tratamento de esgoto — ETE).
Inicialmente, foi avaliada a influéncia da fotélise (UV-C) em diferentes valores de pHs (4,0;
5,8 € 7,0) para AD e AR e pHs (4,0; 6,0 e 7,7) para ETE, ndo influenciando significativa na
eficiéncia de degradacdo, elegendo-se os valores de pH 5,8 (AD e AR) e 7,7 (ETE), por serem
o pH natural dessas matrizes. Em seguida, avaliou-se a influéncia da concentracdo de H,O,,
obtendo-se a melhor eficiéncia na concentracio de 4,0 (AD e AR) e 64,0 mg L! (ETE) apds
30 min de irradiacdo UV-C. Para o processo UV-A, avaliou-se a influéncia da concentracao
de TiO,, resultando em melhor efici€éncia na concentracdo de 150 mg L! (AD e AR) apds
120 min, e 450 mg L' (ETE) ap6s 240 min de irradiacdo. Diante de tais resultados,
avaliou-se a influéncia da concentragdo de H,O, no processo TiO,/UV-A, obtendo-se uma
melhor eficiéncia na concentracdo de 6,0 mg L! (AD e AR) nao sendo observado este
comportamento para a matriz de ETE. Nestas condicdes obtiveram-se eficiéncias de
degradacao acima de 90% (HCTZ e NAP) e 80% (GEN) em todas as matrizes. Em seguida
sob as melhores condicdes experimentais obtidas, estendeu-se o tempo de reacdo nos
processos avaliados em todas as matrizes, com o intuito de monitorar a eficiéncia de
degradacdo dos farmacos, a evolugdo da toxicidade aguda para a bactéria V. fischeri, a
mineralizacdo e o consumo de H,0,. No processo H,O,/UV-C (4,0 mg L' de H,0,), a
eficiéncia de degradacdo atingiu valores abaixo do limite de deteccdo (LD) para todos os
farmacos em 60 min (AD); em AR chegou-se a valores abaixo do LD para os farmacos em 90
min, com excecao do GEN; Em ETE (64 mg L' de H,0,) para todos os fairmacos em 45 min.
Nestas condicdes, a mineralizacdo foi de 43% (AD), 53% (AR) e 58% (ETE) ap6s 120 min
de irradiacdo. Pelo processo TiO,/UV-A, a degradagdo de todos os farmacos atingiu valores
abaixo do LD em 240 min (AD e AR) e 300 min (ETE), a mineralizacio chegou a 38% (AD),
65% (AR) e 75% (ETE). Adicionando-se H,O; (6,0 mg L']), com reposi¢do a cada 15 min,
ocorreu a degradacdo de todos os farmacos abaixo de seus respectivos LD em 180 min nas
matrizes AD e AR, levando a uma mineraliza¢ao de 65% (AD) e 85% (AR). Ao se utilizar a
radiagdo solar com o emprego de TiO,, a eficiéncia de degradacdo foi acima de 76% para
todas as matrizes ao se aplicar uma dose de energia de 448 kJ m™?, a remocdo de COD chegou
a 65% (AD), 58% (AR) e 52% (ETE). A toxicidade aguda foi avaliada em fun¢do da inibicao
da luminescéncia da bactéria V. fischeri, obtendo-se inibi¢do acima de 70% para todos os
processos avaliados, indicando que os sub-produtos gerados sdo mais toxicos em relacdo aos
farmacos de origem. Em uma aplicacdo real, estes farmacos estardo em concentracdes
menores e consequentemente serdo gerados sub-produtos em menor concentragdo, o que pode
ndo desencadear algum efeito deletério na biota aquética. Portanto, os processos TiO,/UV-A e
H,0,/UV-C podem ser empregados como uma alternativa de tratamento para as matrizes
aquosas, podendo-se empregar a radiacio solar no processo TiO,'UV-A, tornando estas
tecnologias bastante inovadora e vidveis.

Palavras Chave: radiacdo ultravioleta; fotocatalise heterogénea; peroxidacdo fotoassistida;
aguas residuarias; dgua desionizada.



ABSTRACT

In this work it was evaluated the degradation of hydrochlorothiazide (HCTZ),
naproxen (NAP) and gemfibrozil (GEM) by photoassited peroxidation (UV-C/H,0,),
heterogeneous photocatalysis (UV-A/TiO,) in diferente aqueous matrices (deionized
water - DW, river water - RW and effluent from sewage treatment plant — STP). Initially, it
was evaluated the influence of photolysis (UV-C) in different pH values (4.0, 5.8 and 7.0) for
DW and RW and pHs (4.0, 6.0 and 7.7) for STP, not significantly influencing the degradation
efficiency, being chosen the values of pH 5.8 (DW and RW) and 7.7 (STP), as they are the
natural pH of these matrices. Then, the influence of the H,O, concentration was evaluated,
obtaining the best efficiency in the concentration of 4.0 (DW and RW) and 64.0 mg Lt (STP)
after 30 min of UV-C irradiation. For the UV-A process, the influence of the TiO,
concentration was evaluated, resulting in a better concentration efficiency of 150 mg L™ (DW
and RW) after 120 min, and 450 mg L (STP) after 240 min irradiation. In view of these
results, the influence of the H,O, concentration on the UV-A/TiO, process was evaluated,
obtaining a better efficiency in the concentration of 6.0 mg L™ (DW and RW), not being
observed the same behavior for the matrix of STP. Under these conditions degradation
efficiencies above 90% (HCTZ and NAP) and 80% (GEM) were obtained in all matrices.
Then under the best experimental conditions obtained, the reaction time was extended in
the evaluated processes in all the matrices, in order to monitor the degradation efficiency of
the pharmaceuticals, the evolution of the acute toxicity for the V. fischeri bacteria, the
mineralization and H,O, consumption. In the UV-C /H,0, process (4.0 mg L™ of H,0,), the
degradation efficiency reached values below the detection limit (DL) for all pharmaceuticals
in 60 min (DW); in RW, values below DL for the pharmaceuticals were reached in 90 min,
with the exception of GEM; In STP (64 mg L' of H,0,) for all in 45 min. In this conditions,
the mineralization was 43% (DW), 53% (RW) and 58% (STP) after 120 min of irradiation.
UV-A/TiO;, degradation of all pharmaceuticals reached values below LD in 240 min (DW
and RW) and 300 min (STP), the mineralization reached 38% (DW), 65% (RW) and 75%
(STP). Addition of H,O; (6.0 mg L"), with replacement every 15 min, degradation of all the
pharmaceuticals below their respective DL in 180 min in the DW and RW matrices, leading
to a 65% mineralization (DW) and 85% (RW). When using solar radiation with the use of
TiO,, the degradation efficiency was above 76% for all matrices when applying a energy
dose of 448 kJ m'z, DOC removal reached 65% (DW), 58% (RW) and 52% (STP). The acute
toxicity was evaluated as a function of the inhibition of the V. fischeri bacterium'
uminescence, obtaining inhibition above 70% for all evaluated processes, indicating that the
by-products generated are more toxic than the original pharmaceuticals. In a real application,
these will be in lower concentrations and consequently sub-products will be generated in a
lower concentration, which may not trigger any deleterious effects on the aquatic biota
pharmaceuticals. There fore, the UV-A/TiO, and UV-C/H,0, processes can be used as a
treatment alternative for the aqueous matrices, and solar radiation can be used in the
UV-A/TiO, process, making these technologies very innovative and viable.

Keywords: ultraviolet radiation; heterogeneous photocatalysis; photoassisted peroxidation;
wastewater; deionized water.
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1 INTRODUCAO E JUSTIFICATIVA

A 4gua é um recurso natural de grande importancia para todos os seres vivos, sendo o
constituinte inorganico mais abundante na matéria viva, componente de células e participando
de processos biolégicos (SIMOES, 2013). Embora 75% da superficie terrestre seja composta
por agua, a fragdo que corresponde a dgua doce é de somente 2,5%, dos quais: (i) 68,9% se
encontram na forma de geleiras; (ii) 29,9% 4guas subterraneas; (iii) 0,9% em solos e
pantanos e (iv) apenas 0,3% na forma de rios e lagos que se encontram disponiveis para
abastecimento publico (BAIRD; CANN, 2011; LIBANIO, 2008).

Diante deste cendario, questdes relacionadas a qualidade das &aguas tém sido
extensivamente discutidas, tendo em vista que se trata de um recurso imprescindivel em
atividades humanas, tais como: (i) abastecimento publico e industrial; (ii) irrigacdo agricola;
(iii) producdo de energia elétrica; (iv) atividades de lazer e recreacdo e (v) preservacao da vida
aquatica (MACHADO et al., 2016; OTURAN et al., 2011).

Como consequéncia do uso abundante, efluentes sdo gerados e na maioria das
situagdes sdo dispostos e tratados de maneiras inadequadas, implicando em varios impactos
ambientais, sobre o meio bidtico e abidtico (DURIGAN; VAZ; PERALTA-ZAMORA, 2013;
NEGUI; KRISHNAN; KUMAR, 2018).

Dentre os contaminantes presentes na dgua, estio compostos bastante utilizados como
produtos de higiene pessoal, esterdides, hormonios, detergentes, pesticidas, drogas ilicitas e os
farmacos (GARCIA-SEGURA; BRILLAS, 2017; MURGOLO et al., 2017).

Os farmacos, apesar dos beneficios que promovem, tém despertado a atencdo e
interesse da comunidade cientifica devido ao impacto negativo na saide humana e animal na
forma residual (GABARRON et al., 2016; PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDERN,
2015). Estes compostos t€m sido determinados em diversas matrizes aquosas, evidenciando
que ndo sdo completamente removidos durante os tratamentos convencionais (MERIBOUT et
al.,, 2016; YANG et al.,, 2017). Sendo assim, novos processos de tratamento devem ser
avaliados visando a degradacdo desses contaminantes de interesse emergente em diferentes
matrizes ambientais (PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDERN, 2015).

Diante deste panorama, o presente trabalho pretende avaliar e comparar a degradacao
simultanea dos farmacos genfibrozila, hidroclorotiazida e naproxeno pelos processos
H,0,/UV-C, TiO,/UV-A e TiOy/H;0,/UV-A em diferentes matrizes aquosas
(4gua deionizada, dgua superficial — dgua de rio e efluente de estacdo de tratamento de

esgoto).
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2 REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1 Farmacos no ambiente

A presenca de farmacos no ambiente € resultante das quantidades produzidas e usadas
de forma intensiva e/ou extensiva no tratamento de doencas em humanos e animais
(MICHAEL et al., 2014; NADAIS et al., 2018). Essses compostos apresentam algumas
propriedades intrinsecas como, lipofilicidade, baixa volatilidade e biodegradabilidade. Tais
propriedades favorecem a bioacumulacdo dessa classe de compostos no ambiente (GOGOI et
al., 2018; PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDERN, 2015).

Os farmacos sdo desenvolvidos para serem persistentes, mantendo suas propriedades
quimicas para servir a um fim terap€utico. Em geral, os farmacos sdo absorvidos pelo
organismo (humano ou animal) e metabolizados (GUPTA et al., 2017; RIVERA-UTRILLA et
al., 2013). No entanto, uma quantidade significativa dos farmacos originais e seus metabolitos
sdo excretados de forma inalterada (50 a 90% do principio ativo), permanecendo no efluente
(KOCK-SCHULMEYER et al., 2011; RODRIGUES-NARVAEZ et al., 2017).

Os residuos farmacéuticos chegam aos compartimentos aquéticos por diferentes vias:
(1) excrecdo humana e animal; (i) descarte doméstico de medicamentos nido utilizados ou
vencidos no lixo, na pia ou em vaso sanitirio; (iii) mistura de efluentes hospitalares,
industriais, lixiviados de aterros sanitarios a rede de esgoto residencial; (iv) contaminagdo do
solo, pela aplicacdo de lodos provenientes de estagdo de tratamento de esgoto — ETE a
campos agricolas, com posterior escoamento para aguas superficiais e (v) utilizacao de esterco
como fertilizante e aditivos na alimentacdo de peixes, introduzindo fiarmacos de uso
veterindrio nos ambientes aquéaticos (GAVRILESCU et al., 2015; STARLING; AMORIM,;

LEAO, 2018). Todas estas rotas podem ser resumidas pelo esquema da Figura 1.
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Figura 1 - Possiveis rotas de entrada e distribui¢cdo dos farmacos no ambiente.
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Fonte: Nogueira et al., 2007.

Os primeiros relatos sobre a presenga de firmacos em ambientes aquaticos datam de
1970. Isso ocorreu nos EUA, sendo determinado acido clofibrico em Estacdo de Tratamento
de Esgoto (ETE) na faixa de 0,8 a 2,0 pg Lt (GARRISON; POPPE; ALLEN, 1976). Na
mesma década foram encontrados hormoénios (TABAK; BUNCH, 1970), acido salicilico,
metabdlito dos antilipémicos, clofibrato e etofibrato na ordem de pg L' (HIGNITE;
AZARNOFF, 1977).

Na década seguinte, a presenca de farmacos em aguas de rios do Reino Unido foi
determinada na concentracio de 1,0 pg L' (RICHARDSON; BOWRON, 1985). Outros
estudos feitos no Canadd determinaram ibuprofeno e naproxeno em amostras de ETE
(ROGERS et al.,1986).

No final da década de 90, com o advento de técnicas hifenadas como a cromatografia
liquida de alta eficiéncia acoplada a espectrometria de massas (HPLC-MS), viabilizando
atingir limites de deteccdo em concentracdes de ng L™ a pg L™, tém permitido pesquisas de
monitoramento de um maior nimero de compostos quimicos, entre os quais, os farmacos
(FERRER-AGUIRRE et al., 2016; ZHOU et al., 2016).

Embora presentes em baixas concentracdes, os farmacos tém apresentado o
desencadeamento de efeitos colaterais oriundos da exposicdo de certos organismos a
determinadas substancias, tais como: toxicidade aquética aguda, genotoxicidade, perturbagao

enddcrina em animais selvagens, selecdo de bactérias multirresistentes, feminizacao de peixes
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masculinos, além daqueles especialmente relacionados a humanos, como aumento da
incidéncia de cancer de mama, testicular e préstata, reducao da contagem de espermatozdides,
infertilidade, abortos espontaneos, distirbios metabdlicos, incidéncia de tumores malignos,
endometriose e o0s riscos associados a resisténcia de bactérias a antibidticos

(CANLE; FERNANDEZ-PEREZ; SANTABALLA, 2017; MACHADO et al., 2016).

2.2 Contaminantes de interesse emergente

Os contaminantes de interesse emergente sdo substincias quimicas de origem
antrdpica, cuja ocorréncia ou relevancia no ambiente foi constatada a partir do inicio da
década de 1990, com potencial ou real ameaca a saide humana e/ou ambiente e que nao
possuem legislacdo que estabeleca tanto os padrdes de potabilidade ou niveis de toxicidade
seguro (EPA, 2016; GAFFNEY et al., 2014; RODRIGUEZ-NARVAEZ et al., 2017; USGS,
2016).

2.3 Testes de toxicidade

Os testes de toxicidade, também conhecidos como bioensaios ou ensaios
ecotoxicoldgicos, consistem em detectar e avaliar a capacidade de um efluente em produzir
efeitos danosos em organismos testes, previamente padronizados e selecionados por normas
nacionais e internacionais (JACOB, 2014; REIS, 2014). Estes organismos, sejam eles no todo
ou em parte, respondem de forma integral com reagdes especificas a todas as perturbacdes
diretas ou indiretas causadas por substancias nocivas. Em geral, essas reacdes siao facilmente
mensuraveis, de forma a habiliti-los como sensores bioldgicos ou bioindicadores
(MIYASHIRO; RUBI, 2012; REIS, 2014).

Existem varios efeitos adversos que podem ser quantificados devido a exposi¢cdo aos
poluentes: (/) ndmero de organismos vivos ou mortos; (i) taxas de reproducdo;
(iii) comprimento e massa corporea; (iv) nimero de anomalias ou incidéncia de tumores;
(v) alteracdes fisiologicas e (vi) diversidade de espécies numa determinada comunidade
bioldgica, podendo ser classificados em efeitos agudos ou cronicos (JACOB, 2014; REIS,
2014). Entre os organismos vivos mais empregados nos bioensaios, podemos citar: algas,

microcrusticeos, peixes e bactérias como da espécie Vibrio fischeri.
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2.3.1 Vibrio fischeri (V. fischeri)

A V. fischeri é uma bactéria gram-negativa (oxidase-positiva) e heterotréfica,
encontrada em 4guas temperadas subtropicais com propriedades luminescentes. Este
organismo vem sendo utilizado em testes de toxicidade desde 1979, sendo considerado um
organismo que ndo apresenta patogenicidade (MIYASHIRO; RUBY, 2012; REIS, 2014). Os
testes com V. fischeri contam com uma cepa padronizada de bactérias liofilizada que compde
kits comerciais como o Microtox (GATIDOU; STASINAKIS, LATROU, 2015; GMUREK;
HORN; MAJEWSKY, 2015).

A luminescéncia da bactéria ocorre a partir da reacdo quimica de oxidacdo da
luciferina, que se constitui no [acido (4S)-2-(6-hidroxi-1,3-benzotiazol-2-il)-4,5-di-hidro-1,3-
tiazol-4-carboxilico, formula C;;HgN,O3S, - 280,3 g mol'l], pertencente a uma classe de
pigmentos capazes de provocar o fendmeno da bioluminescéncia por acdo da enzima
luciferase, gerando uma luz azul-esverdeado (Figura 2) que é emitida sob condi¢des
ambientais favoraveis e concentracdes de oxigé€nio superiores a 0,5 mg L' (ABBAS et al,

2018; KNIE; LOPES, 2004).

Figura 2 - Luminescéncia emitida pela bactéria V. fischeri.

Fonte: UW Eye Research Institute, 2015; PNAS, 2015.

Dentre as vantagens do teste de ecotoxicidade com V. fischeri estdo: a sensibilidade,
simplicidade, rapidez, facilidade de estocagem, a utilizacdo de pequenas quantidades de
amostra, a utilizacdo em agua doce ou salina e a auséncia de problemas éticos (PERES, 2014;

REIS, 2014). Por outro lado, apresenta como desvantagem a necessidade de ajustar a
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salinidade por adi¢do de cloreto de sddio ou sacarose (ABBAS et al., 2018; MARUGAN et
al., 2012).

O teste de toxicidade aguda com V. fischeri, constitui-se em comparar a luminescéncia
natural da bactéria, antes e apdés um intervalo de exposi¢do (de 15 a 30 min) a uma
amostra-alvo. Este teste ¢ possivel em fun¢do do metabolismo da bactéria ser sensivel a
baixas concentracdes de compostos toxicos, afetando a intensidade de luz emitida
(MARTfNEZ—COSTA et al., 2018; YU et al.,, 2014). Logo, a diferenca obtida na emissdo de
luz indicard a toxicidade da amostra e o resultado serd expresso como porcentagem de
inibicao de luminescéncia (BARISCI et al., 2018; ZADOROZHNAYA et al., 2015).

Na literatura, sdo encontrados diversos trabalhos que utilizaram a bactéria V. fischeri
como organismo em testes ecotoxicoldgicos em matrizes aquosas com farmacos
(RICARDO et al., 2018; WANG et al., 2016)

Gmurek, Horn e Majewsky (2015) avaliaram a toxicidade do farmaco sulfametoxazol
bem como dos seus produtos de degradacdo, observando-se uma redu¢@o na luminescéncia da
bactéria quando exposta as amostras obtidas durante o processo de degradacdo, o que
evidéncia a formacdo de produtos de degradacdo mais toxicos quando comparado ao GEN
inicialmente.

Ma e colaboradores (2016) avaliaram a toxicidade do farmaco genfibrozila e seus
produtos de degradagdo, obtendo-se uma luminescéncia 50% maior no produto de degradagao
em relacdo ao GEN, evidenciando-se que o farmaco possui maior toxicidade do que os seus
intermediérios gerados.

Zhao e colaboradores (2017) avaliaram a toxicidade dos famarcos fluoxetina e
norfluoxetina e de seus produtos de degradacdo, sendo obtida uma diminui¢do da
luminescéncia, em pH 8, de 20 e 32% respectivamente. Em pH 3,0 a inibicdo da
luminescéncia caiu para 14 e 22% respectivamente.

Kong e colaboradores (2018) avaliaram a toxicidade dos reguladores lipidicos: acido
clofibrico, benzafibrato e genfibrozila, sendo obtida uma toxicidade de 80% em pH 8,4 apos

13 min de radiagao UV isolada.
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2.4 Processos convencionais de tratamento de agua e suas limitacoes

Os processos convencionais de tratamento (Tabela 1) foram projetados para reduzir a
carga de poluentes orgédnicos, nutrientes € microrganismos patogénicos, nao objetivando,
especificadamente, a remog¢do de contaminantes de interesse emergentes presentes no esgoto,
sendo considerados ineficientes para este fim. Assim, estudos estdo sendo feitos com o intuito
de se combinar diferentes processos para o tratamento de dguas e efluentes, que sejam mais
eficientes, com menores custos e ecologicamente mais corretos (PERISIC et al., 2016;
SANTOKE; COOPER, 2017).

Os processos fisicos sdo caracterizados por apenas transferir o(s) contaminante(s) para
uma nova fase, sendo necessario um tratamento posterior para degrada-los (MELO, 2009).

Os processos biologicos sao baseados na oxidacao bioquimica de compostos organicos
pela acdo de micro-organismos (usualmente bactérias), convertendo-os a diéxido de carbono e
agua (MONTEAGUDO et al., 2013; OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011).
Embora apresentem menores custos de investimento, estes apresentam algumas desvantagens:
(i) elevado tempo de reacdo; (i7) demanda por grandes areas e (iii) presenca de compostos
toxicos e nao passiveis a biodegradacdo pelos microrganismos, inviabilizando a aplicacdo
deste processo para determinados tipos de contaminantes presentes nos efluentes (AQUINO;

BRANDT; CHERNICHARO, 2013; XU et al., 2016).

Tabela 1 - Métodos convencionais de tratamento.

Fisicos Quimicos Biolégicos
Arraste com ar Estabilizacao quimica Lodos ativados
Adsor¢ao Ozondlise Lagoas aeradas
Centrifugagdo Fotolise Digestao anaerébica
Extracdo liquido-liquido Clordlise Tratamento enzimatico
Destilagdo/Destilacdo por vapor Eletrélise Filtros de percolagdo
Evaporagdo Hidrélise Lagoas de establizagdo
Filtragao/Ultrafiltracao Neutralizagao
Microondas Oxidacdo/Reducao
Sedimentacdo Precipitacao

Cristalizag¢do por congelamento
Troca idnica
Osmose reversa
Eletrodialise

Fonte: Galvez, 2001.
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Comportamento semelhante ocorre para o0s processos quimicos, 0s quais nao
conseguem atingir a mineralizacdo completa dos contaminantes, podendo ocorrer a formagao
de subprodutos mais téxicos que o contaminante inicial (MELO, 2009).

Diante deste contexto, destaca-se a importancia de realizar estudos avaliando a
aplicacdo de novos processos de tratamento, que garantam ndo s6 uma boa eficiéncia na
degradacdo desses poluentes, mas que também levem a minimizacdo da quantidade e as
emissoes, possibilitando o reuso de efluentes (MONTEAGUDO et al., 2013; RODRIGUEZ-
NARVAEZ et al., 2017). Sendo assim, o uso da radiacdo ultravioleta associado aos Processos
Oxidativos Avancados tém atraido interesse tanto da comunidade cientifica como industrial,
visto que estes podem ser aplicados como uma etapa alternativa ou complementar aos

processos convencionais comumente utilizados (DUTTA et al., 2015; ZHOU et al., 2016).
2.5 Radiagdo Ultravioleta aplicada a degradacgdo de farmacos

A radiagdo ultravioleta (UV) € uma pequena por¢do da radiacdo total recebida do sol,
tendo sido descoberta em 1801 pelo fisico alemao Johann Wilhelm Ritter. No espectro das
ondas eletromagnéticas provenientes do sol, a UV estd entre os raios-X e a luz visivel,
podendo ser dividida em UV- Vacuo ou UV-V (100 a 200 nm); UV-C (200 a 280 nm); UV-B
(280 a 315 nm), UV-A (315 a 400 nm) (GUARATINI et al., 2009; WRIGHT; CAIRNS,
1998), conforme Figura 3.

Figura 3 - Espectro eletromagnético da radiacao.
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A utilizacdo da radiacdo UV vem sendo a base de vérias tecnologias de oxidacao
quimica, onde a acdo da radiacdo é capaz de decompor moléculas organicas pela clivagem das
ligacGes existentes nestes compostos ou pela geracdo de radicais hidroxilas provenientes da
fase aquosa onde se encontra o poluente disperso, sendo estes processos denominados de
fotdlise direta (COLMENAR et al., 2015; MELO et al., 2009)

A temperatura ambiente, a maior parte das moléculas encontra-se no estado
fundamental (menor energia). Ao se incidir algum tipo de radiacdo (com energia suficiente)
sobre a molécula, esta é absorvida de forma a promover um elétron para um nivel energético
mais elevado (Equacdo 1). Logo, a molécula permanece nesse estado por um intervalo de
tempo muito curto (entre 10° a 10™® s) retornando ao estado fundamental através de um ou
varios mecanismos como fluorescéncia, fotofosforecéncia, colisdo interna, colisdo, etc
(Equacao 2), ou se decompde em outras moléculas (Equagdo 3), sofrendo uma reacdo

fotoquimica (TARR, 2003).

R +hv — R* )
R* - R 2)
R* — produtos (3)

Em funcdo disso, a fotdlise € frequentemente apontada como uma alternativa na
remog¢ao de poluentes em concentragdes tracos presentes na dgua, em fun¢do da maioria dos
contaminantes serem fotossensiveis e absorverem em uma determinada regido espectral a luz
incidente da fonte de radiacdo (PRADOS - JOYA et al., 2011).

Sirtori e colaboradores (2012) investigaram a degradacdo de flumequina (20 mg 1)
sob radiagdo solar simulada (300-800 nm) em &4gua desionizada e 4gua do mar sintética,
ocorrendo uma degradacao de 85 e 66%, respectivamente.

Liu e colaboradores (2015) estudaram a degradacdo de uma mistura de florfenicol e
tianfenicol em agua desionizada, alcancando uma degradagdo de 95 e 91%, respectivamente,
ao se trabalhar em uma concentracdo de 0,1 mmol L' de ambos os farmacos. Ao se aumentar
a concentra¢do dos farmacos para 0,5 mmol L‘], ocorreu uma diminui¢do na eficiéncia de

degradacdo para 77 e 76%, respectivamente.
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Giannakis e colaboradores (2017) avaliaram a degradacdo do antidepressivo
venlafaxina (100 mg L) em 4gua desionizada e 4gua residudria, apresentando uma
eficiéncia de degradacdo de 90 e 78%, respectivamente, apds 163 min de radiagdo UV-C em
pH 7,0.

Perini e colaboradores (2018) estudaram a degradacdo simultanea dos antibioticos
ciprofloxacina, amoxicilina, sulfatiazina e sulfametazina em efluente hospitalar apods
tratamento bioldgico, alcangando uma eficiéncia de remocao de 80 a 95% dos antibioticos
(200 pg L"), ap6s 90 min de radiacio UV-C em pH 7,4.

Pelo levantamento realizado na literatura, observou-se que a eficiéncia da fotdlise
sofre influéncia de inimeros parametro, entre os quais: (i) pH; (ii) composi¢do da matriz;
(iii) concentracdo do contaminante orginico; (iv) fonte de radiacao; (v) tempo de irradiacdo,
dentre outros (TROVO et al., 2009; YUA et al., 2011), devendo ser avaliados a fim se
buscar a melhor condicdo e posteriormente vir ser aplicado de forma associada a uma
tecnologia avancada de tratamento. No presente trabalho serdo avaliados os parametros i, ii iv

e v apresentados anteriormente.

2.6 Processos Oxidativos Avancados (POA)

Os estudos sobre os POA iniciaram em 1972, ap6s Fujishima e Honda relatarem a
oxidacdo da dgua em suspensdo de TiO, irradiado em uma célula fotoeletroquimica, gerando
hidrogénio e oxigénio (IBHADON; FITZPATRICK, 2013; NEZAR; LAOUFI, 2018). Em
1998, foi lancado nos EUA o Handbook of Advanced Oxidation Processes (TEIXEIRA;
JARDIM, 2004), contribuindo para a dissemina¢@o do conhecimento destes processos.

Os POA s@o processos de tratamento em desenvolvimento, efetivos € ndo seletivos no
tratamento de aguas e efluentes, sendo indicado para a degradacdo de poluentes organicos
espécificos que ndo sdo removidos pelas técnicas convencionais de tratamento em funcdo da
elevada estabilidade quimica e/ou baixa biodegradabilidade do poluente, convertendo-os a
dioxido de carbono, 4gua e ions inorganicos (KANAKARAJU et al., 2018; VERLICCHI et
al., 2015). Estes processos podem ser empregados como tratamento isolado ou integrados a
outros processos, tais como o tratamento biolégico (MENDEZ et al., 2015; SCHNEIDER et
al., 2014).

A combinacdo de processos é realizada em funcdo da complexidade de muitas
matrizes, limitando a aplicacdo unica de um tratamento, ou buscando a redu¢do de custos,

haja vista que os POA demandam reagentes (H,O, e O3) e energia elétrica (uso de radiagao
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UV). Os POA nio sdo indicados como pré-tratamento ao processo bioldgico caso o efluente
apresente uma Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) acima de 5,0 g L', uma vez que o
consumo de reagentes inviabilizaria o tratamento (ANDREOZZI et al., 1999).

Os POA sio baseados na geragdo de radicais hidroxila (HO"), os quais possuem baixa
seletividade e um alto potencial padriao de redugdo (+2,73 V) (Equacdo 4). Este valor € maior

que o dos oxidantes comumente usados (cloro, hipoclorito e 0z6nio), perdendo apenas para o

fldor (+3,03 V) (COSTA, CANGERANA, 2016; DEWIL et al., 2017).

HO +¢ + H — H,0 E°=+2773V 4)

Os POA podem ser divididos em dois grupos, os que envolvem reacdes homogéneas,
como os processos que utilizam O3, H>O,, radiacdo UV ou visivel (FERNANDEZ-CASTRO
et al., 2015; MARCELINO et al., 2015) e os que envolvem reacOes heterogéneas, na presenca
de catalisadores soélidos metalicos (catalisadores a base de ferro ou didxido de
titdnio), podendo ser irradiados ou ndo - Tabela 2 (MARCELINO et al., 2015; POURAN;
AZIZ; DAUD, 2015).

Tabela 2 - Tipos de Processos Oxidativos Avancados.

Homogéneos Heterogéneos
H,0,/UV 0,/UV
Fe’'/H,0,/UV 03/H,0,/UV
Feixe de elétrons Fotocatalisador/UV
frradiagio Ultrassom Fotocatalisador/H,O,/UV
Ultrassom/UV
Ultrassom/H,0,
Sem irradiacao Fe™/ H,0, Catalisador/H,0,
0,/H,0,

Fonte: Nogueira; Jardim, 1998.

Os POA oferecem as seguintes vantagens em relacdo aos processos de tratamento
convencionais: (i) transformam produtos refratirios em produtos biodegradaveis; (ii) podem
ser combinados com outros processos de pré e pds-tratamentos; (iii) possibilitam tratamento
in situ; (iv) apresentam grande poder oxidante, com elevadas velocidades de reacdo
(mineralizam rapidamente o poluente); (v) possuem maior estabilidade diante de mudancas

extremas de pH; (vi) melhoram as propriedades organolépticas da 4gua tratada;
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(vii) usualmente ndo geram lodo que requer um processo de tratamento ou disposi¢do; e
(viii) nado transferem o contaminante de fase, mas ocasiona sua degradacdo
(VAN DOORSLAER et al., 2015; ZAKERSALEHI; NADAGOUDA; CHOI, 2013).

Atualmente os POA tém sido aplicados ao tratamento de diferentes tipos de efluentes e
contaminantes, entre os quais os firmacos (RICARDO et al., 2018; THANEKAR; PANDA;
GOGATE, 2018).

A principal desvantagem de alguns destes processos (fotdlise de H,O, e O3) estd
associada a dependéncia do uso de radiacdo artificial para se atingir elevadas taxas de
mineralizacdo dos poluentes, haja vista que a energia solar possui somente 5% de radiacdo
UV, elevando o custo no emprego de tais processos de tratamento (IBHADON;
FITZPATRICK, 2013; TREBSE et al., 2016).

De maneira geral, os radicais hidroxilas reagem com a maioria das moléculas
organicas pela adicdo do radical a sistemas insaturados, abstracdo do 4tomo de hidrogénio e
transferéncia direta de elétrons (Equacdes 5 a 7), proporcionando diferentes reacdes com as

moléculas dos contaminantes (QUINONES et al., 2015).

Abstracdo de atomo de hidrogénio (geralmente com hidrocarbonetos alifaticos).

RH + HO" — R + H,O (5

Adicao eletrofilica (geralmente com hidrocarbonetos insaturados ou arométicos).

PhX + HO® — HOPhX' (6)

Transferéncia eletronica (geralmente com compostos halogenados)

RX + HO" —» RX™" + OH" (7)

Entre os POA existentes, nesse trabalho foram utilizados os processos de fotocatalise

heterogénea com TiO; (TiO,/UV-A) e a peroxidacdo fotoassistida (H,O,/UV-C).
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2.6.1 Fotocatdlise heterogénea utilizando TiO,

A fotocatalise ou oxidacdo fotocatalitica é definida pela Unido Internacional da
Quimica Pura e Aplicada (IUPAC) como: “Alteragdao na velocidade de uma reacdo quimica
ou sua iniciacdo, sob a acdo de radiacado ultravioleta (UV), visivel, ou infravermelha (IV) na
presenca de uma substincia, o fotocatalisador, que absorve a luz e estd envolvido na
transformagao quimica dos compostos da reagao” (MAMANE et al., 2014; UMAR et al.,
2014).

A fotocatélise heterogénea consiste na excitacdo eletronica de um 6xido semicondutor,
como o diéxido de titanio, por meio de luz solar ou artificial, gerando radicais hidroxilas que
sdo responsiveis por oxidar a matéria organica (IBHADON; FITZPATRICK, 2013;
NEZAR; LAOUFI, 2018).

A energia do f6ton deve ser maior ou igual a energia do “band gap” (Figura 4), que
consiste na diferenca de energia entre a banda de valéncia (BV) e a banda de condugéo (BC),
necessaria para excitar o elétron do semicondutor, promovendo-o e gerando um par
elétron/lacuna — Equacdo 8 (BESSEGATO; GUARALDO; ZANONI, 2014; NOSAKA;
NOSAKA, 2017).

TiO, — TiOs (€sc + h'py)  (8)

Figura 4 - Esquema representativo da fotoativacao de um
semicondutor para a produ¢do de radicais oxidantes.
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A lacuna gerada apresenta um elevado potencial padrdo de reducgdo, na faixade + 2,0 a
+ 3,5 V, o que possibilita a oxida¢do de uma grande quantidade de moléculas de poluentes
(NEZAR; LAOUFI, 2018; SAHEL et al.,, 2016). No entanto, acredita-se que a principal
reacdo que corresponde a oxidacdo se dé pela presenca de moléculas de dgua ou de ions
hidroxila adsorvidas na superficie do semicondutor, responsaveis pela geracdo do radical
hidroxila (Equagdes 9 e 10), os quais podem subsequentemente oxidar o contaminante

organico (KHAKI et al., 2017; ZHONG; HAGHIGHAT; LEE, 2015).

h* +H)0, — OH+ H' 9)

h* + HO ,— °OH (10)

Os elétrons presentes na banda de conducdo, livres ou presos em sua superficie,
reduzem o O, adsorvido, formando o radical superéxido, o que reduz a probabilidade de
recombinacdo do par elétron-lacuna (Equacio 11). Esta espécie radicalar é bastante oxidante,
e gera novas formas radicalares — conforme mostra as Equagdes de 12 a 15 (ZHAN et al,,

2014; ZHONG; HAGHIGHAT; LEE, 2015).

TiOse) + 0, —0," (11)
0,” + H—HO, (12)
0, + HO,’ -»HO"® + 0, + H,0, (13)
2HO," — O,+ H,0; (14)
TiOs(e-) + H,0,—TiO, + OH + HO® (15)

A maior concentra¢do de moléculas de dgua adsorvidas na superficie do semicondutor,
proporciona uma maior produgdo de radicais hidroxilas no meio reacional (KHAKI et al.,
2017; SCHNEIDER et al., 2014).

Virios semicondutores podem ser utilizados na fotocatilise heterogénea, tais como:
Fe,03, ZnO, ZnS, CdS e TiO, (ABDEL - WAHAB et al., 2017; IBHADON; FITZPATRICK,
2013). Contudo, o TiO; €é o mais amplamente utilizado devido a algumas propriedades, entre
as quais: (i) insolubilidade em agua; (ii) fotoestabilidade; (iii) estabilidade quimica em uma
ampla faixa de pH; (iv) resisténcia quimica e mecanica; (v) possibilidade de ativacio pela luz

solar (redu¢do dos custos do processo); (vi) possibilidade de imobilizacdo e alta atividade
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catalitica e (vii) nenhum aditivo quimico € obrigatério (KHAKI et al., 2017; ZHAN et al.,

2014).

Nos ultimos anos, a fotocatalise com TiO; tem se destacado como alternativa na

remog¢ao de poluentes de diversas classes em diferentes matrizes (MOLINARI et al., 2017;

RIBEIRO et al., 2015). Na literatura, existem inimeros trabalhos que utilizam o TiO, como

catalisador, na degradacdo de intimeras classes de poluentes, entre os quais os farmacos

(ARMAKOVIC et al., 2018; CRUZ et al., 2017), podendo ser destacados alguns trabalhos

entre os anos de 2015 a 2018, conforme Tabela 3.

Tabela 3 — Algumas contribui¢des cientificas,encontradas no periodo de 2015 a 2018,
referente a aplicacdo da fotocatélise heterogénea para a degradacdo de farmacos em matrizes

aquosas.
Alvo Eficiéncia e principais conclusdes Referéncia Pais
Degradacio de Ap6s 180 min de irradiacdo, em pH [CAVALCANTE et Brasil
metoprolol, em adgua 6,8 houve a degradagdo de 70% do al., 2015]
desionizada e efluente ~ farmaco (50,0 mg L") utilizando
ETE. 400 mg L' de TiO, em é4gua
desionizada e 44% em efluente de
ETE. Tais resultados demostram
que para matrizes mais complexas,
a degradacdo diminui em funcao da
interferéncia dos  constituintes
presentes.
Degradacio de Houve 99 e 74% , respectivamen- [CARABIN; Canada
carbamazepina em te, de degradacdo e mineralizag¢do DROGUI;
dgua destilada do farmaco (10,0 mg L'l) utilizan- ROBERT, 2015]
do 1000 mg L' do catalisador
ap6s 90 min de reacdo em pH 7.,0.
Degradacio de O processo TiO»/UV proporcionou  [OLIVEIRA et al., Brasil
17-a- etinilestradiol em a degradacdo de 48% do farmaco 2015]
agua destilada (10,0 mg L") ap6s 4 h de radiacio.
Para o processo TiO,/WO;, a
remocao foi de 54%, demonstrando
que a introducdo do 6xido WO,
ndo eleva significativamente a
eficiéncia de degradag@o.
Degradacgdo de 4&cido A uma concentragdo de 165,0 mg [GARZA - Meéxico
acetilsalicilico em dgua L' do farmaco, em pH 3.0 CAMPOS et al.,
destilada ocorreu a completa degradacdo do 2016]
farmaco, alcancando 87% de
mineralizacao, apds 360 min.
Degradacao de A uma concentracdo inicial do [AZIZetal., 2017] Alemanha

ibuprofeno e
diclofenaco em agua
destilada

farmaco (50,0 mg L"), em pH 5,7
o processo de  fotocatalise
combinado com ozonizacdo levou
a uma completa degradacdo e mi-
neraliza¢ao apds 90 min de reacdo.
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Alvo Eficiéncia e principais conclusdes Referéncia Pais
Degradacio de Degradacdo de 99% do farmaco [EL-SHEIKHetal., Alemanha
ibuprofeno em dgua (20,0 mg L") ao se utilizar 500 mg 2017]
desionizada L' de TiO, na forma anatase.
Degradacido de Houve a completa degradacdo do [LAMBROPOU- Grécia
venlafaxina em dgua farmaco (10,0 mg L'l) em pH 4,0, LOU et al., 2017]
destilada apés 30 min de irradiagdo
utilizando-se 400 mg L' de TiO,.
Degradacao de A partir de uma concentragdo de [ZHANG et al., China
cloranfenicol em dgua 5,0 mg L™ de clorofenicol, houve 2018]
desionizada uma eficiéncia de degradacdo de
85% em pH 8,0 e de 97,5% em pH
4,0 ap6és 60 min de irradiacdo,
utilizando 1000 mg L™ de TiO,.
Degradacio de A partir de uma concentragio [KOLTISAKIDOU Grécia
citarabina em agua inicial do farmaco (10,0 mg L'l) et al., 2018]
desionizada degradou-se  completamente o
farmaco, obtendo-se uma minera-
lizagdo de 80% utilizando-se 400,0
mg L™ de TiO, sob radiacio solar,
ap6s 360 min de irradiacdo em pH
6,7.
Degradacio de Em 4gua desionizada, a uma [JALLOULI etal., Thnisia
ibuprofeno em agua concentragdo inicial do farmaco 2018]

desionizada, aguas
residuarias e efluente
da industria
farmacéutica

(60 mg L") degradou-se totalmente
e a mineralizacdo 53%, apés 90
min de irradiacdo em pH 5,3, em-
pregando-se 1000 mg L™ de TiO,.
Em 4gua residuaria, a uma
concentragdo inicial do farmaco
(213 mg L") a eficiéncia de degra-
dacdo foi de 42% em 30 min de
reacdo, em pH 5,3 e 1000 mg L!
de TiO..

Em efluente da inddstria
farmacéutica, a uma concentracio
inicial do farmaco (213 mg LY a
eficiéncia de degradacio foi total e
a mineralizacdo foi de 57%, ao
se empregar 2500 mg L™ de TiO,
em pH 5,0.

Fonte: Paniagua, 2018.

No entanto,

a fotocatdlise heterogénea apresenta algumas

limitacdes que

impossibilitam seu uso em larga escala: (i) em alguns casos a mineralizacdo completa do

z

poluente € atingida de forma lenta e a eficiéncia do processo, em termos de consumo de

energia, sO € vidvel para efluentes diluidos (KIM et al., 2011; SILVA et al.,, 2014);

(if) a dificuldade na recuperacdo das particulas do fotocatalisador apds o tratamento da dgua

(CHOINA et al., 2013; KIM et al., 2011) e (iii) os custos com reagentes e energia tornariam o



36

processo de fotocatalise inviavel, economicamente, para aplicacdo em larga escala (CHONG
et al., 2010; SILVA et al., 2014). No entanto, a fotocatélise pode ser ativada por intermédio
da radiacdo solar e ser aplicada como fonte de radiagdo em paises com incidéncia solar
durante a maior parte do ano, como o Brasil, reduzindo os custos com energia e viabilizando
sua aplicagao.

Virios parametros influenciam o processo de fotocatéalise com TiO,, entre eles: (i) pH;
(i) temperatura; (iii)concentracdo de TiO,; (iv) natureza do contaminante orgénico;
(vi) caracteristica da fonte de radiacdo (solar ou artificial); (vii) presenca e concentracdo de
oxidantes auxiliares (O3 e H,0,) e (vii) presenca de anions na matriz (CHEKIR et al., 2017;
ZHONG; HAGHIGHAT; LEE, 2015), dentre os quais serdo discutidos os itens i, iii, vi € vii

com base na literatura.

2.6.1.1 pH

O pH € um parametro operacional importante nas reacdes fotocataliticas que ocorrem
na superficie das particulas do catalisador, afetando sua carga, o tamanho dos agregados, a
hidrofobicidade, o modo de adsorcao (KOLTISAKIDOU et al., 2017; WIEDMER et al.,
2016) e quantidade de HO® produzidos (BOUTITI et al., 2017; CARP, HUISMAN, RELLER,
2004), além de ocorrer problemas de desativacio com o fotocatalisador (BOCZKAI;
FERNANDES, 2017; XEKOUKOULOTAKIS et al., 2012).

O fator que determina a carga elétrica de uma superficie s6lida em solucao aquosa € o
Ponto de Carga Zero (Point Charge Zero - PCZ). O PCZ representa o pH em que a superficie
encontra-se neutra, sendo que para o TiO; este valor se encontra proximo a pH 6,7. Valores de
pH inferiores ao PCZ fazem com que a superficie apresente carga positiva enquanto valores
superiores, carga negativa (JALLOULI et al., 2018; KOLTSAKIDOU et al., 2017).

Quando o pH do meio reacional for igual ao pH,. do fotocatalisador, a carga
superficial neutra das particulas € incapaz de produzir a rejeic@o interativa para a separagio
sOlido-liquido, induzindo-se a agregacdo do fotocatalisador e levando a posterior
sedimentacdo (MALATO et al., 2009; MIRZAEI et al., 2016). O ajuste do pH ao valor do
pH,, pode ser uma vantagem para separar o fotocatalisador da dgua (por sedimentagdo e/ou

filtracdo) (CHONG et al., 2010; JALLOULI et al., 2018).
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2.6.1.2 Concentragdo do catalisador

A concentracdo do catalisador influéncia diretamente no processo fotocatalitico, uma
vez que ocorre um aumento na area superficial disponivel para a adsorcdo e
consequentemente maior nimero de sitios oxidativos disponiveis para a degradacdo do
poluente (CARP; HUISMAN; RELLER, 2004; CHOINA et al., 2013). No entanto, a presenca
de fotocatalisador acima de um nivel de saturagdo pode causar, devido a turbidez, um efeito
inibidor sobre a penetragdo da luz, em funcdo da diminui¢do da quantidade de foétons que
serdo efetivamente transferidos, o que consequentemente diminui a eficiéncia de degradacao
dos poluentes (ABDEL - WAHAB et al., 2017; KOLTISAKIDOU et al., 2017). Além disso,
pode haver agregacdo das particulas do catalisador em suspensdo, diminuindo a é&rea
superficial que contém os sitios ativos (JALLOULI et al., 2018; STRINI et al., 2013).

Gogate e Pandit (2004) relataram em seu trabalho que o uso de catalisador em
excesso, reduz a quantidade de fotoenergia que € transferida ao meio em fung¢do da maior
opacidade conferida pelas particulas do catalisador, diminuindo a velocidade de degradacdo
dos poluentes.

Estudos realizados por Buth (2009) confirmam que a eficiéncia de degradacdo
fotocatalitica é diretamente proporcional a concentragdo do fotocatalisador até determinado
ponto, uma vez que existe a maxima quantidade do catalisador a qual todas as particulas t€m
acesso a energia proveniente dos fotons.

Para qualquer aplicacao fotocatalitica, a concentracdo ideal do fotocatalisador deve ser
determinada, a fim de evitar o excesso do mesmo e garantir a eficiente absor¢do de luz
(HERRMANN, 2010). Além disso, a concentracdo ideal depende da geometria e das
condig¢des de trabalho do fotorreator (MALATO et al., 2009).

2.6.1.3 Caracteristica da fonte de radiacdo

A radiacdo € definida como a energia necesséria para a ativacdo do catalisador e, o
comprimento de onda deve fornecer a energia minima para promover os elétrons da BV para
BC. Na literatura, existem diversos tipos de sistemas fotocataliticos que utilizam irradiagao
artificial ultravioleta (ARELLANO; MARTINEZ, 2010) e visivel (MALATO et al., 2009).

A radiagdo ultravioleta (UV) pertence ao espectro eletromagnético e pode ser
classificada como UV-A, UV-B e UV-C, de acordo com o seu comprimento de onda de

emissdo (Tabela 4).
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Tabela 4 - Classificacao da radiacdo UV.

Energia do foton

Classificacao A (nm)
(eV)
UV-A 315-400 3,10-3,94
UV-B 280-315 3,94 -4,43
UV-C 100 — 280 443 -124

Fonte: Chong et al., 2010.

As diferentes fontes de radiacdo causam uma consequéncia profunda na velocidade da
reacdo fotocatalitica, e isso € dependente do tipo de fotocatalisador utilizado (CHONG et al.,
2010). A ativagdo do TiO, pela radiacdo UV-A fornece fétons de luz suficientes para
ativacao fotonica deste fotocatalisador (CHONG et al., 2010; GOGATE; PANDIT, 2004).

E possivel utilizar radiacdo solar ou artificial. As fontes de radiacdo artificial podem
ser de baixa, média e alta pressdo, sendo as lampadas de vapor de mercirio, de arco de Xe, de
Hg-Xe e de luz negra, as mais amplamente utilizadas. O tipo de 1ampada a ser escolhida leva
em consideracdo a economia, sua disponibilidade em ser adquirida e sua configuracdo que
pode ser de forma axial ou no centro do reator de forma vertical (GOGATE; PANDIT, 2004;
MACHADO et al., 2012).

O uso de radiacdo solar contribui para a reducdo do consumo de energia e, é
ecologicamente vidvel, visto que é uma fonte inesgotavel de energia (GIMENO et al., 2016;
MALATO et al., 2016). Nos ultimos 20 anos, varios reatores fotocataliticos solares foram
desenvolvidos para o tratamento de dgua e efluente. A eficiéncia de degradacdo de diferentes
classes de compostos organicos toxicos mostrou-se eficiente, tornando os processos de
fotocatalise ativado por luz solar bastante atrativos (AGUILLO-BARCELO et al., 2013;
MIRALLES-CUEVAS et al., 2014).

A intensidade da luz UV também influéncia na cinética de degradacdo. Em geral, ha
um aumento na velocidade de degradacdo com o aumento da irradiancia durante a fotocatalise
(GAYA; ABDULLAH, 2008; ZHANG et al., 2017). Alguns estudos mostraram que a
velocidade de degradagdo aumenta linearmente com o aumento da irradiincia até 30 W m™
(HERMANN, 2010). Segundo Malato e colaboradores (2009), altas intensidades de radiacao
passam a ndo influenciar o processo fotocatalitico, dependendo somente da transferéncia de

massa na reacao.
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Virios estudos de degradacdo fotocatalitica utilizando radiagdo solar tém sido
publicados na literatura (KOLTSAKIDOU et al, 2017, MALATO et al., 2016;
TRAWINSKI; SKIBINSKI; SYZMANSKI, 2018).

2.6.1.4 Presenca de oxidantes auxiliares

A presenca de oxidantes auxiliares é uma estratégia para inibir a recombinacio do par
e/h’. Os agentes oxidantes mais comumente utilizados em fotocatalise heterogénea sdo:
peréxido de hidrogénio (H,O;), ozdnio (Oj3), persulfato (Szng'), bromato (BrOs), clorato
(ClO3") e periodato (I04) (AMASHA; BAALBAKI; GHAUCH, 2018; TAMARO et al.,
2016).

Estas espécies atuam como aceptores de elétrons na reacio, podendo levar a diferentes
efeitos: (/) aumentar o nimero de elétrons capturados, evitando a recombinacdo dos pares
e’/h"; (ii) gerar mais radicais HO® e outras espécies oxidantes; (iii) aumentar a velocidade de
oxidacdo de compostos intermedidrios e (iv) evitar problemas causados por uma baixa
concentracdo de O, (MALATO et al., 2009;YANG et al., 2016). Dentre os agentes oxidantes,
o H,0O, é o mais utilizado em razdo da sua versatilidade e baixo custo, se decompondo em
H,0 e O, (NOSAKA; NOSAKA, 2017; TRAWINSKI. SKIBINSKI; SYZMANKI, 2018 ).

No entanto, o uso de H,O, em altas concentracdes combinado com TiO,, podera
reduzir a eficiéncia do processo uma vez que pode se adsorver sobre a superficie do
dioxido de titdnio saturando-a e levando o catalisador a diminuir sua atividade catalitica
(LEDAKOWICZ; GONERA, 1999; NOSAKA; NOSAKA, 2017).

O processo TiO,/H,0,/UV tem sido amplamente utilizado na remog¢do de diversos
tipos de contaminantes em diferentes tipos de matrizes, entre os quais os farmacos (CIZMIC
et al., 2017; LUTTERBECK et al., 2015), podendo ser destacados alguns trabalhos

encontrados entre os anos de 2015 a 2018, conforme Tabela 5.
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Tabela 5 - Algumas contribuicdes cientificas encontradas no periodo de 2013 a 2018,
referente a aplicagdo do processo TiO,/H,O,/UV na degradacdo de farmacos em diferentes

matrizes aquosas.

Tema abordado Principais Conclusdes Referéncias Pais
Degradacio de (0] processo TiO,/UV, [RODRIGUES- Brasil
flumequina em 4gua  apresentou uma eficiéncia de SILVA et al.,2013]
desionizada degradacdo de 55% apés 15
min de reacdo, utilizando-se
0,31 mmol L' do catalisador.
Ao se adicionar 0,5 mmol L
de H,0,, a eficiéncia
aumentou para 82% apds 15
min de reacdo em pH 7,0 a
uma concentracdo inicial do
farmaco de 500 ug L™’
Degradacio de A uma concentracdo inicial do [DAGHRIR; Canada
clorotetraciclinaem  farmaco de 25 ug L', houve a DROGUI,;
dgua desionizada degradacdo e mineralizagdo, KHAKANI, 2013].
respectivamente, de 98% e
67% apds 120 min de reacdo.
Degradagao de 5- A eficiéncia de degradacdo e [LUTTERBECK et Alemanha
fluorouracila em de mineralizagdo foi de 99 e al., 2015]
agua desionizada 70%, respectivamente, do
farmaco (20 mg L") apés 30
min de reago.
Degradacio de p- A combinacdo dos processos [NGUYEN; JUANG, Taiawan
clorofenol em agua TiO,/H,0,/UV atingiu uma 2015]
desionizada degradacao de 98% do farma-
co usando 1,9 mmol L' de
H,0, e 1,0 g L de TiO, apés
150 min de reacdo em pH 6,7.
Degradagao do Ao se adicionar 64 mg LT de [CIZMIC etal., 2017] Croacia
antihelmintico H,0, ao TiO,, o tempo de
praziquantel em agua reagdo de 7 h (usando
desionizada TiO,/UV) caiu para 7 min de
reacao em pH 5,5,
elevando a eficiéncia de
degradagdo de 94 para 100%.
Degradacao de A uma concentracio inicial de [LOU et al., 2017] Franga
flumequina e 30 mg L' dos farmacos. A
claritomicina em eficiéncia de  degradacdo
agua desionizada chega a 94% com uma taxa de
mineralizacdo de 76%, ao se
utilizar 2 mmol L' de H,0,
combinado com TiO,.
Degradagao do A partir de uma solucdo [TRAWINSKI. Polénia
antidepressivo estoque de 10 mg L' do SKIBINSKI;
lopaxina em agua farmaco, a eficiéncia de SYZMANKI, 2018]
desionizada degradacdo foi de 95% com

100 mg L' de TiO, e total
ap6s a adicdo de 10 mmol L™
de H,0,, ambos apds 5 h de
irradiacdo em pH 6,50.

Fonte: Paniagua, 2018.
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2.6.2 Processo H,O,/UV-C

O emprego do H,O, torna-se mais eficiente quando combinado com outros reagentes
ou fontes de energia capazes de dissocid-lo para gerar radicais hidroxila - HO®
(DE LA CRUZ et al., 2012; PABLOS et al., 2015).

A peroxidagdo fotoassistida (H,O,/UV-C), se baseia na fotdlise do perdxido de
hidrogénio na presenca da radiagdo UV-C, constituindo-se em um dos POA mais empregados
na degradacdo de contaminantes de interesse emergente, sendo mais eficiente do que o uso
dos processos de peroxidacdo e fotdlise separados (RUSSO et al., 2018; SHU et al., 2013). A
maior eficiéncia observado no processo é ocasionada pela maior geracdo de HO® que ocorre
pela clivagem do H,O, na presenca da radiacio UV, a qual gera dois mols de radicais
hidroxila por mol de H,O, (Equacdo 16). Estes degradam a matéria organica, formando

compostos mais simples (Equacao 17) (QUINONES, et al., 2015).

H,0, + hv — 2 HO® (16)
R-H + HO® — Produtos finais (CO,, H,O, NO3’, CI) (17)

Em relacdo a outros POA, a fotdlise de H,O, apresenta as seguintes vantagens:
(/) a ndo formacdo de lodo durante o tratamento; (ii) completa miscibilidade com a agua;
(iii) estabilidade e disponibilidade comercial; (iv) ndo apresenta problemas de transferéncia de
fase e apresenta (v) baixos custos de investimento (MATAFONOVA; BATOEV, 2018;
NAGEL- HASSEMER, et al., 2012). Por outro lado, apresenta as seguintes desvantagens:
(i) coeficiente de absor¢ao para o H,O, e o rendimento quantico sdo baixos em A > 250 nm;
(ii) utiliza 1ampadas especificas e filtros de quartzo; (iii) ndo permite empregar radiacio solar
e (iv) possui elevado custo operacional (MATAFONOVA; BATOEV, 2018).

O processo H,O,/UV-C tem sido amplamente utilizado na remocao de diversos tipos
de contaminantes em efluentes, entre os quais os farmacos (LIAO et al., 2016; YU et al.,,

2015), conforme a Tabela 6.
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Tabela 6 - Sintese de algumas contribui¢des cientificas, no periodo de 2013 a 2018, referente
a aplicacdo do processo H,0,/UV na degradacdo de farmacos em diferentes matrizes

aquosas.

Tema abordado Principais Conclusoes Referéncia Pais
Degradacdo deuma  Eficiéncia de degradagdo de 90% para  [SHU et al., 2013]. Canada
mistura de firmacos  os fAirmacos naproxeno, carbamazepina,
em agua desionizada  diclofenaco, genfibrozila, ibuprofeno,

cafeina e mecoprop usando um reator
em batelada com H,0, na concentracio
de 25,0 2 50,0 mg L™, pH 7,0.
Degradagdo de estrona A partir de uma concentragdo de 5,0 [SARKAR et al., Canada
em agua residuaria mg L do farmaco em pH 6,5, houve 2014]
95% de degradacdo e 10% de minerali-
zacdo, ap6s 60 min de irradiagdo.
Degradacdo de 17-- Eficiéncia de 60% e 45% de degrada- [MARTINEZ; Brasil
Estradiol em 4gua ¢do e mineralizacdo, respectivamente, QUEIROZ; PIRES,
desionizada ap6s 60 min em pH 5, utilizando-se 10 2015]
mg L' de H,0,.
Degradacio do A partir de uma concentracdo inicial de [SANTOS; Brasil
antibidtico 15,0 mg L' do farmaco, em pH 7,0, MEIRELES;
norfloxacino em ocorreu a degradacdo total em 65 min e LANGE, 2015]
dgua tratada 50% de mineralizagdo ao se utilizar 2,1
mmol L' de H,0,.
Degradacido de Houve 86 ¢ 93% de eficiéncia de [YU et al., 2015] EUA
atenolol, genfibrozila, degradagdo de todos os farmacos ao se
primidona, trimetropi-  utilizar, respectivamente 3,0 ¢ 6,0 mg
na em agua residudria L' de H,0, em 30 min em pH 6,8, com
apds tratamento uma taxa de mineralizagdo de 90%.
secundario.
A partir de uma concentracao inicial do [LIU et al., 2016]. EUA
Degradacio de farmaco (0,2 mmol L7).ocorreu a
florfenicol e Degradagdo completa do florfenicol em
tianfenicol em agua 120 min de irradiacdo e de 95% do
desionizada tianfenicol a partir de 150 min,
utilizando-se 5,0 mmol L de H,O, em
pH 5,0.
Degradacio de A degradagio atingiu 99,9% para [GARCIA-GALAN Espanha
venfalaxina e O- des-  venlafaxina e O- desmetilvelafaxina, et al., 2016]
metilvefalaxina em respectivamente, em 5 ¢ 30 min de
agua desionizada irradiagio, utilizando-se 100 mg L™ de
H~O-» em pH 6.0
Degradacio de Houve 99% de eficiéncia de [OU et al., 2016] China
ciprofloxacina em degradagdo e 23% de mineraliza¢do do
dgua desionizada farmaco (10 mg L") apés 60 min de
irradiagdo em pH 6,8, utilizando 10,2
me 1" de H.Ox
Degradacao de Ocorreu  97% de eficiéncia de [CHEN etal., 2017] China

tetraciclina em agua
desionizada

degradagdo apds 120 min, partindo-se
de uma concentragdo de oxidante de
174 mmol L™ em meio basico.
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Tema abordado Principais Conclusoes Referéncia Pais
Degradacao de A uma concentracdo inicial de 100,0 [FERRANDO- Espanha
tamoxifeno em d4gua  pg L do firmaco, houve a completa CLIMENT et al.,
desionizada remo¢do apods 4 h de irradiag@o. 2017]
Degradaciao de A uma concentrag¢do inicial de 100,0 ug [FERRANDO- Espanha
tamoxifeno em dgua L' do farmaco, houve a completa CLIMENT et al.,
desionizada remoc¢do ap6s 4 h de irradiagdo. 2017]
Degradaciao de A uma concentracdo inicial de [RUSSO etal., 2018] Italia
estavudina e estavudina (4,35 mg Lt ) e de
zidovudina em 4gua  zidovudina (4,50 mg L) em pH entre
desionizada 6,0 e 8,0 e uma concentragdo de H,O,
de 1,41 mmol L}, ocorreu a completa
degradagao dos farmacos.
Degradacao de Ao se aplicar uma [H,0,] = 100,0 mg [SILVA etal., 2018] Brasil
nimesulida em dgua L'l, atingiu-se 90% de eficiéncia de
desionizada degradagdo e 70% de mineralizac¢do do

farmaco (15, 0 mg L'l), ap6s 60 min de
reacdo em pH 6,5.

Fonte: Paniagua, 2018.

Os parametros que influenciam no processo H,O,/UV-C sdo: (i) tipo de radiacdo;
(ii1) pH;
(v) temperatura e (vi) presenca de anions na matriz (GIANNAKIS et al., 2017; POYATOS et

(i) concentracio de H,0y; (iv) concentracdo do contaminante organico;

al., 2010). Neste trabalho serdo avaliados os parametros destacados em i, ii e iii.

2.6.2.1 Tipo de radiacdo

Em geral, a fotdlise do H,O, € feita utilizando lampadas de vapor de mercurio
(254 nm) de baixa ou média pressdo para aumentar a velocidade de reacdo e reduzir a
quantidade de H,O; necessario. Contudo, aproximadamente 50% da energia consumida pelas
lampadas sdo perdidas em forma de calor ou em emissdes de comprimento de onda menores
que 185 nm (PABLOS et al., 2015).

A utilizacdo de irradiagdo com lampada UV-C vem sendo bastante empregada em
tratamento de efluentes em fun¢ao de sua alta capacidade em realizar quebra de moléculas dos
contaminantes em estudo (GOUVEA et al., 2013). Sua acdo germicida em efluentes esta
associada ao comprimento de onda 254 nm (472,3 kJ mol'l) (BILOTTA; DANIEL, 2012;
NOGUEIRA, 2013).
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Sendo assim, a lampada germicida é uma alternativa mais barata e bastante utilizada.
Por outro lado, apresenta uma efici€éncia menor em funcao de emitir na faixa de 100 a 280 nm,
com regido maxima em 253,7 nm e a absorcdo de H>O, em 220 nm (VELO-GALA et al,,
2017; ZHANG et al., 2017).

2.6.2.2 Concentragdo de H,O;

A concentracdo de H,O, afeta diretamente a producdo maxima tedrica dos radicais
HO® gerados e, a degradacdo dos compostos aumenta até uma determinada concentracdo
deste oxidante. Entretanto, o seu excesso pode favorecer a ocorréncia de reagdes paralelas que
diminuem a velocidade de degradacao da matéria organica (Equacdes de 18 a 20) em funcdo
de atuar como sequestrador de radicais hidroxila (DURIGAN; VAZ; PERALTA-ZAMORA,
2012; MONDAL; SAHA; SINHA, 2018), ou por reagdes de recombinacdo entre estes radicais
(AO; LIU, 2017; TAMBOSI et al., 2010), levando a formagdo do radical hidroperoxila (HO,")
(Equagdo 18), que possui um potencial de reducdo inferior ao do radical hidroxila. Isso afeta
negativamente o processo, diminuindo a eficiéncia de degradacdao (MELO et al., 2009;

ROCHA et al., 2012).

HO® + H,0, — HO,* + H,O (18)

H,0, + hv — 2HO® (19)

2 HO. — HzOz (20)
2.6.2.3 Influéncia do pH

A clivagem da molécula de H,O, apesar de ocorrer pela fotolise no UV € dependente
do pH em que se encontra a solucao (POYATOS et al., 2010; ZHU et al., 2018). O pH de
operacdo deve ser baixo (pH < 4) para anular o efeito de espécies sequestradoras de radicais,
tais como anions carbonato e bicarbonato (Equacgdes 21 e 22) , levando a uma maior

eficiéncia de degradacdo (GOGATE; PANDIT, 2004; MOREIRA et al., 2017).

HO + HCO; —H,0 + CO;~ 21)
HO'+ CO3;*—HO + CO;”~ (22)
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Além disso, o pH afeta a estabilidade do H,0,, visto que em meio bésico, sua

decomposicdo é favorecida (Equacdo 23) (LIU et al., 2015).

2H,0, — 2H,0 + O, (23)

2.7 Farmacos estudados

Os farmacos foram escolhidos a partir de um trabalho de Bueno e colaboradores
(2012) que realizaram o estudo de monitoramento na Espanha de um conjunto de 100
compostos organicos de interesse emergente provenientes de diversas classes (produtos de
higiene pessoal, pesticidas, metabolitos e firmacos) durante um periodo de 2 anos em
cinco estacOes de tratamento de esgoto em diferentes municipios da Espanha. Dentre os
contaminantes 20 foram detectados em maior concentracdo e frequéncia em efluente de ETE,
incluindo a genfibrozila, a hidroclorotiazida e o naproxeno. Além disso, ao se realizar o
levantamento da literatura, observou-se uma escassez de trabalhos que reportassem estudos de
degradacdo simultinea destes trés farmacos em diferentes matrizes reais e em

concentracdes mais proximas as detectadas em diversas matrizes aquosas.

2.7.1 Genfibrozila

A genfibrozila - GEN (Figura 5) é considerada um regulador lipidico da classe dos
fibratos (GRENNI et al., 2018; OSORIO et al., 2016), atuando de forma a reduzir os niveis de
triglicerideos no sangue e a produ¢do de VLDL (do inglés "very lowdensity lipoprotein",
lipoproteinas de baixa densidade) no figado (particulas carregadoras de triglicerideos na
circulacdo sanguinea) pelo aceleramento da remocao de triglicerideos no sangue (ARDILA et
al., 2013; MA et al., 2016). A maioria dos fibratos (90%) administrados sdo absorvidos e
excretados de forma inalterada. Alguns exemplos de fibratos prescritos na Europa e nos
Estados Unidos incluem genfibrozila, fenofibrato, bezafibrato e acido clofibrico (GRENNI et

al., 2013; HENRIQUES et al., 2016).
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Figura S - Formula estrutural da GEN

OH

Fonte: Paiva, 2018.

Na Tabela 7, sdo apresentadas algumas propriedades fisico-quimicas do farmaco

genfibrozila.

Tabela 7 — Propriedades fisico-quimicas do GEN

Propriedade

Valor

Nome IUPAC

Nomes tradicionais
Férmula Molecular
Composi¢do quimica
Massa molar (g mol")
Massa exata (Da)

n.” CAS
pKa
Solubilidade (mg mL™")
Polarizabilidade (A3)
Refratividade molar (cm® mol™)

Ponto isoeletrdnico

5-(2,5-dimetilfenol) - acido - 2,2-dimetilpentanoico
gemfibrozil ou genfibrozila
CisHx04
C (71,97%), H (8,86%), O (19,17%)
250,338
250, 156894568
25812-30-0
4.4
3,09 (pH 5,8) € 235,49 (pH 7,7)
27,93
71,82
-0,96 (pH 5,8) e -1,00 (pH 7,7)

Fonte: Chemicalize, 2018.

Devido a grande utilizagdo, a GEN tem sido determinada em diferentes matrizes e em

concentracdes da ordem de ng L™ a ug L' (GRENNI et al., 2018; VYMAZAL et al., 2017) -

Tabela 8.



Tabela 8 - Concentracdes médias de GEN encontradas em diferentes matrizes aquosas.

Concentracio (ng L) Ambiente Referéncia
400 Esgoto Bruto/Brasil STUMPEF et al., 1999
48 Agua superficial/EUA KOLPIN et al., 2002
700 Efluente de ETE/Franga ANDREOQOZZI et al., 2003
710 Efluente de ETE/Grécia ANDREOQOZZI et al., 2003
2140 Efluente de ETE/Italia ANDREOQOZZI et al., 2003
710 Esgoto Bruto/Suécia BENDZ et al., 2005
71 Efluente de ETE/Canadé GAGNE et al., 2006
<1-5100 Efluente/Espanha RADJENOVIC et al., 2009
0-135,2 Agua de Rio/EUA PAL et al., 2010
2-29 Agua de Rio/EUA PAL et al., 2010
1,8-9,1 Efluente de ETE/Asia PAL et al., 2010
845 Agua de Rio/Asia PAL et al., 2010
3621 Efluente de ETE/Espanha ROSAL et al., 2010
333 Agua de rio/Espanha VALCARCEL et al., 2011
6800 Efluente/Espanha BUENO et al., 2012
11 Efluente/Irlanda CAHILL et al., 2012
59 Agua Residuaria/Canada DANESHVAR et al., 2012
210 Agua de rio/Espanha GRACIA-LOR et al., 2012
1017-1033 Lagos/EUA Lletal., 2013
65 Agua de rio/Itdlia PATROLECO et al., 2013
242 Efluente de ETE/Itélia PATROLECO et al., 2013
420 Agua residuaria/EUA KOSTICH et al., 2014
0,7-38.5 Efluente/Portugal PEREIRA et al., 2015
2,3-57,4 Agua de superficie/China YANG et al., 2017
8-9730 Efluente de ETE/Espanha AFONSO-OLIVARES,2017
119 Agua de superficie/Ilhinois/EUA DODGEN et al., 2017

Fonte: Paniagua, 2018.

Molinari e colaboradores (2008) estudaram a degradacio de uma mistura de
genfibrozila (10 mg L") e tamoxifeno (8 mg L") em agua desionizada utilizando 1000 mg L'
de TiO,, obtendo-se 99% de eficiéncia de degradacdo nos primeiros 20 min de reacdo e uma
mineralizaciao de 90% para ambos os farmacos, em pH 9,2, ap6s 120 min de irradiagdo.

Shu e colaboradores (2013) avaliaram a degradacdo de uma mistura de naproxeno,
carbamazepina, diclofenaco, genfibrozila, ibuprofeno, cafeina, mecoprop pelo processo
H,0,/UV-C em 4gua destilada. Em pH 7,0 a uma concentracdo entre 25 a 50 mg L™ de H,0,,
houve 90% de eficiéncia de degradacdo dos farmacos a uma concentracao inicial que variou

de10a40mgL™".
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Alvarez-Corena e colaboradores (2016) estudaram a degradacdo de cinco
contaminantes em agua desionizada, entre os quais a genfibrozila, a uma concentracdo inicial
de 2 mg Lt pelo processo TiO,/UV-A. Em pH 5,0 a uma concentragcdo de 1,5 g L' de TiO,,
ocorreu a degradacdo de 95% de GEN apds 5 min de reagao.

Murgolo e colaboradores (2017) avaliaram a degradacdo de uma mistura de cinco
farmacos em agua desionizada, incluindo o GEN, partindo-se de uma concentragado inicial de
200 a400 pg L' pelo processo TiO,/UV-A. A utilizacio de 200 mg L' de TiO, proporcionou

uma eficiéncia de degradacio de 90%.
2.7.2 Hidroclorotiazida

A hidroclorotiazida — HCTZ € um diurético da classe das benzotiazidas (Figura 6),
sintetizada na década de 1950 (MAHAJAN; THAKERA; MOHANRAJ, 2012; SILVA;
LOURENCAO; FATIBELLO-FILHO, 2015). Constitui-se em um pd cristalino branco,
inodoro, muito pouco solivel em agua, apresentando ponto de fusdo entre 266 a 270 °C

(ALGHAMDI, 2014).

Figura 6 - Formula estrutural do HCTZ

H
rN Cl
HN\S 7~

NN N\
O/\O O/\O

Fonte: Real et al., 2010.

NH,

A HCTZ ¢ utilizada em casos de insuficiéncia cardiaca leve, edema resistente grave e
na prevencao de calculos renais (MAHAJAN; THAKERA; MOHANRAJ, 2012; REAL et al.,
2010), bem como no tratamento de edema sintomético, insufici€éncia cardiaca congestiva,
diabetes insipidos e diferentes formas de disfuncdo hepatica e renal, como acidose renal
tubular, prevencdo de pedras nos rins, dentre outros (DE OLIVEIRA; YOSHIDA; DA
SILVA, 2014).
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Este medicamento atua na inibi¢do da capacidade dos rins de reter agua, porém é um
diurético poupador de célcio, ajudando na eliminacdo do excesso de dgua (ALGHAMDI,
2014). Através dessa inibicdo, hd uma redu¢do do volume de 4gua no sangue, diminuindo o
fluxo do mesmo para o coragdo. Isso favorece a diminui¢do da pressdo sanguinea, e por outros
mecanismos, acredita-se na diminuicdo da resisténcia periférica vascular do coracdo
(ALGHAMDI, 2014).

Na Tabela 9, sdo apresentadas algumas propriedades fisico-quimicas do farmaco

hidroclorotiazida.

Tabela 9 - propriedades fisicos-quimicas da HCTZ

Propriedade Valor
Nome IUPAC 6-cloro-3,4-dihidro-7-sulfonamida-2H-1,2,4-benzotiadiazina-1,1-di6xido
Nomes tradicionais Hidroclorotiazida
Férmula Molecular C;HgCIN50,S,
Composi¢do quimica C (28,24%), H (2,71%), CL (11,91%), N (14,11%), O (21,49%), S
(21,54%)
Massa molar (g mol'l) 297,73
Massa exata (Da) 296,9644758
n.’ CAS 58-93-5, 125727-50-6 e 8049-49-8
pKa 5.8
Solubilidade (mg mL™) 4,80 (pH 5,8 ¢ 6,0) € 5,00 (pH 7,7)
Polarizabilidade (A3) 25,35
Refratividade molar (cm3 mol'l) 63,11
Ponto isoeletronico -0,0 (pH 5,8) e -0,04 (pH 7,7)

Fonte: Chemicalize, 2018.

Devido ao grande uso, a HCTZ tem sido detectada em diferentes matrizes aquosas e

locais em concentracdes da ordem de ng L™ a pg L™, conforme Tabela 10.
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Tabela 10 - Concentragdes médias de HCTZ encontradas em diferentes matrizes aquosas.

Concentracio média (ng L) Ambiente Referéncia
598 Agua de rio/Italia CASTIGLIONI et al., 2005
1370-1530 Efluente/Alemanha SCHRODER et al., 2010

8732 Efluente de ETE/Espanha BUENO et al., 2012

6805 Agua de rio/Espanha BUENO et al., 2012
12 Efluente de ETE/Irlanda CAHILL et al., 2012
130 Efluente de ETE/EUA YU et al, 2012

1300 Efluente/Italia PATROLECO et al., 2013
38 Efluente de ETE/Malasia AL-QAIM et al, 2014
46 Efluente de Hospital/Malasia AL-QAIM et al, 2014
82 Afluente de Hospital/Malasia AL-QAIM et al, 2014
111 Efluente/Malasia AL-QAIM et al., 2014

Fonte: Paniagua, 2018.

Sousa e colaboradores (2012) estudaram a degradacdo de uma mistura constituida por
vinte e dois fairmacos em efluente de dgua residuéria por fotocatdlise heretogénea utilizando
200 mg L' do fotocatalisador em radiacio solar. Para a HCTZ (3,0 ug L"), houve a
completa degradacdo e 42 % de mineralizacdo em pH 7,0 (natural da matriz).

Martinez e colaboradores (2013) avaliaram a degradacdo de uma mistura constituida
por seis farmacos, entre eles a HCTZ, a uma concentracdo inicial de 10 mg L™ em 4gua
desionizada, pelo processo TiO,/UV-A. Alcancou-se uma eficiéncia de 90% de degradagao
dos farmacos e uma mineralizagdo de 46% ap06s 100 min de reagdo em pH 7,0.

Rodrigues-Silva e colaboradores (2013) estudaram a degradagdo de uma mistura
constituida de quatro farmacos, entre eles a HCTZ, pela integracdo dos processos de
ozondlise e fotocatalise heterogénea com TiO, sob radiagcdo solar. Houve a completa remocao
dos farmacos e 60% de mineralizacdo em 30 min de rea¢do para uma concentragdo de O3 de
10mg L™,

Marquez e colaboradores (2014) avaliaram a degradacdo de quatro farmacos, entre
eles a HCTZ, pela integracdo dos processos de ozondlise e fotocatalise heterogénea com TiO;
sob radiacdo solar em 4gua desionizada a partir de uma solugio estoque de 10 mg L. Os
resultados mostraram que foram necessdrios 20 mg de O; e 250 mg L' de TiO,,
resultando em 99% de degradacdo e 70% de mineralizacdo da amostra apds 2 h de reacio.

Gimeno e colaboradores (2016) estudaram a remocdo de uma mistura de nove
farmacos (200 ug L), entre eles a HCTZ, em efluente de ETE com uma concentracio de

1000 a 2000 mg L de matéria organica utilizando o processo de fotocatdlise com radiacdo
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solar. Os resultados obtidos demonstraram uma remocao 60, 80, 86, 96, 86 ¢ 100% ap6s 5 h
de reacdo utilizando os processos TiO,/O,, TiO,/Os3, Fe;04/0,, Fe;04/03, Fe (III)/O, e
Fe(III)/O3, respectivamente.

Paiva e colaboradores (2018) estudaram a degradacdo simultinea de NAP, HCTZ e
GEN em 4gua desionizada utilizando o processo foto-Fenton com o complexo ferrioxalato,
1,0 mg L' de fon Fe*' e 2,0 mg L' de H,0,. O resultados obtidos demonstraram uma
degradacio total para NAP (3,9 umol L ™), HCTZ (4,0 umol L™") e GEN (2,0 umol L™") ap6s

30 min de irradiacao.
2.7.3 Naproxeno

O naproxeno — NAP (Figura 7 ) € classificado como um anti-inflamatorio nao-
esteroide pertencente a classe do 4dcido propidnico (DULOVA; KATELL; TRAPIDO, 2017,
JALLOULI et al., 2016), constituindo-se em um s6lido cristalino, branco, inodoro e pouco
solivel em agua. Sua massa molar é de 230 g mol™ e seu ponto de fusdo € préximo do

intervalo de 152-154 °C (ARANY et al., 2013; KAUR; UMAR; KANSAL, 2016).

Figura 7 - Formula estrutural do NAP

CH,
OH

O

I
CH,

Fonte: Paiva et al., 2018.

O NAP atua na inibicdo da sintese das prostaglandinas pelas enzimas ciclo-oxigenase
que sdo responsdveis pela sinalizacio de infeccdo entre as células do tecido humano
(DULOVA; KATELL; TRAPIDO, 2017; KANAKARAIJU et al., 2016), possuindo ainda
propriedade anti-inflamatéria, acdo analgésica e antitérmica. Sendo amplamente utilizado
como anti-inflamatério no tratamento de bursite, tendinite, gota, cdlicas menstruais, artrites,
artralgias, mialgias e contusdes, e, como analgésico em dores pds-operatdria, pos-parto e

ortopédica (LUO et al., 2018; WOJCIESZYNSKA et al., 2014).
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O NAP ¢é metabolizado no figado e eliminado por via renal (BAJ-ROSSI et al., 2014).

Na Tabela 11, sdo apresentadas algumas propriedades fisico-quimicas do fiarmaco

naproxeno.

Tabela 11 - propriedades fisico-quimicas do NAP

Propriedade

Valor

Nome IUPAC
Nomes tradicionais
Férmula Molecular

Composi¢do quimica
Massa molar (g mol™)
Massa exata (Da)

n.” CAS
pKa
Solubilidade (mg mL™)
Polarizabilidade (A3)
Refratividade molar (cm3 mol™)

Ponto isoeletrénico

acido (+)—(S)—2-(6-metoxi-naftalen-2-il) propandico

naproxeno

Ci4H 1405

C (73,03%), H (6,13%) e O (20,84%)

230,263
230,094294311
N/A

4,2

3,43 (pH 5.8) € 230,26 (pH 7.7)

26,39

64,85

-0,98 (pH 5.8) e -1,00 (pH 7,7)

Fonte: Chemicalize, 2018.

Em fung¢do de seu amplo consumo mundial, o NAP, apresenta grande interesse dos

pesquisadores por suas propriedades fisico-quimicas e toxicolégicas (DURAN-ALVAREZ et

al., 2015; LUO et al., 2018).

Trabalhos de monitoramento mostram que o NAP tem sido detectado em diferentes

matrizes aquosas e locais em concentracdes da ordem de ng L™ a pg L™ (ASADI et al., 2015;

NADAIS et al., 2018), conforme Tabela 12.



Tabela 12 - Concentragdes médias de NAP encontradas em diferentes matrizes aquosas.

53

Concentracéo (ng L™)

Ambiente

Referéncia

70
70
600
50
1100
2000
37-39
250
3700
4900
5468
130-670
5468
290
500
31 - 7960
1368-1533
111
4200-7200
250
1299
0,5
250
278
130
180
28
330
10418
26,7

1650
7189

430

1424

Agua superficial/Alemanha
Agua superficial/Alemanha
Esgoto Bruto/Brasil
Agua de rio/Brasil
Efluente de ETE/Franca
Efluente de ETE/Italia
Agua de rio/EUA
Efluente de ETE/Suécia
Esgoto Bruto/Suécia
Esgoto bruto/Finlandia
Agua residudria/Espanha
Efluente/Espanha
Agua residudria/Espanha
ETE/Suécia
ETE/Grécia
Efluente/Portugal
Efluente de ETE/Alemanha
ETE/Coréia
Agua residudria/Espanha
ETE/Coréia
Agua de rio/Espanha
Agua potavel/Franca
Agua superficial/Portugal
Rio/Espanha
ETE/Espanha
ETE/Italia
Efluente/Irlanda

Agua superficial/Chile

Agua Residudria/Louisiana/EUA

ETE/Paises da Europa
Efluente/India
Efluente/Espanha
Efluente hospitalar/Iran

Rio/Republica Tcheca

TERNES, 1998
TERNES, 1998
STUMPF et al., 1999
STUMPF et al., 1999
ANDREQOZZI et al., 2003
ANDREOQZZI et al., 2003
BOYD et al., 2003
BENDZ et al., 2005
BENDZ et al., 2005
LINDQVIST et al., 2005
CONDKLE et al., 2008
RADJENOVIC et al., 2009
SANTOS et al., 2009
ZORITA et al., 2009
KOSMA et al., 2010
SANTOS et al., 2010
SCHRODER et al., 2010
BEHERA et al., 2011
JELIC et al., 2011
SIM et al., 2011
VALCARCEL et al., 2011
VULLIET et al., 2011
GONZALEZ - REY, 2012
CAHILL et al., 2012
GRACIA-LOR et al., 2012
VERLICCHI et al., 2012
YU; WU, 2012
ASCAR et al., 2013
LIU et al., 2013
LOOS et al., 2013
SINGH et al., 2014
CARMONA et al., 2014
ESLAMI et al., 2015
MARSIK et al., 2017

Fonte: Paniagua, 2018.
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Sousa e colaboradores (2012) estudaram a degradacdo de uma mistura constituida por
vinte e dois farmacos, entre eles o NAP, em &agua desionizada utilizando o processo
TiO,/UV-A, ocorrendo a completa degradacdo de dezenove firmacos avaliados, dentre eles, o
NAP e uma mineraliza¢ao de 42% em pH 7,0.

Jacome-Acatitla e colaboradores (2014) avaliaram a degradacdo de uma mistura de
dois farmacos em agua destilada, usando o processo de fotocatilise com Al-Mg calcinado
pelo método de co-precipitacdo. Para o NAP, obteve-se 80% de degradacdo apds 5 h de
reacdo, partindo-se de uma concentracdo inicial de 50 mg L' do farmaco, utilizando-se 100
mg do catalisador.

Kanakaraju e colaboradores (2015) investigaram a degradacdo de NAP por meio da
fotocatdlise com TiO, em diferentes matrizes aquosas a uma concentracdo inicial de
30 mg L™, sendo obtido a total degradacdo do composto-alvo apds 9 min de irradiacdo em
4gua desionizada. Na presenca de anions cloreto (20 mg L), a degradacio atingiu 96% de
eficiéncia enquanto que na presenca simultdnea dos 4nions cloreto e fosfato (20 mg L), a
eficiéncia atingida foi de 83% para o mesmo intervalo de tempo.

Jallouli e colaboradores (2016) estudaram a degradacdo de NAP (1,91 mmol L'l), em
agua desionizada, empregando a fotocatalise com TiO, sob radiacdo UV e solar, obtendo 83 e
95% de eficiéncia, respectivamente, em pH 6,5 e ap6s 180 min de irradiacao.

Dulova e colaboradores (2017) avaliaram a degradacio de NAP pelo processo
foto-Fenton, em 4gua desionizada, obtendo-se 99% de degradacdo apds 45 min de reacgdo,
partindo-se de uma solucido de NAP a 75 umol L' em pH 3,0.

Nadais e colaboradores (2018) avaliaram a degradacdo de quatro anti-inflamatdrios,
entre eles o NAP, pelo processo de bio-eletron-fenton em dgua desionizada, obtendo-se 81%
de degradacdo apods 5 h de reacdo, partindo-se de uma concentracao de 40 ug L' em pH20e
uma concentracao de Fe’" de 7,5 mmol |

Pelo levantamento da literatura, observa-se que a maioria dos trabalhos apresentados:
(i) utilizaram agua destilada ou desionizada como matriz durante a aplicagdo de diferentes
POA:s; (ii) a concentracdo dos farmacos HCTZ, NAP e GEN estdo na ordem de mg L', bem
acima do que de fato € determinado em matrizes reais conforme apresentado nas Tabelas 8,
10 e 12; (iii) ndo foi encontrado registros de trabalhos que utilizasse o processo HO,/UV-C
bem como avaliasse a influéncia da adi¢cdo de H,O, ao processo TiO,/UV-A e (iv) nenhum
estudo foi encontrado comparando-se a efici€éncia de degradagcdo que avaliem a mistura destes

trés farmacos em matrizes reais.
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3. OBJETIVOS

3.1 Geral

» Auvaliar e comparar a degradagdo simultinea dos farmacos HCTZ, NAP e GEN pelos
processos H,O,/UV, TiO,/UV e TiO,/H,0,/UV em 4gua desionizada, 4gua de rio e

efluente de estagcdo de tratamento de esgoto.

3.2 Especificos

» Avaliar os diferentes parametros operacionais (tipo de radia¢do, pH, concentragio de
TiO,, concentracdo de H,0O,, tempo de irradiacdo e influéncia de anions),
determinando as melhores condi¢des experimentais durante a aplicacdo dos processos
H,0,/UV-C, TiO,/UV-A e TiO,/H,0,/UV-A para a degradag¢do simultanea de HCTZ,

GEN e NAP em diferentes matrizes aquosas;

» Avaliar a influéncia da composicdo das diferentes matrizes na degradacdo dos

compostos-alvos estudados pelos diferentes processos;

» Avaliar a evolugao da toxicidade aguda para a bactéria Vibrio fischeri antes e durante

aplicacdo de cada POA sob melhores condi¢des experimentais.
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4 MATERIAIS E METODOS

4.1 Reagentes

Y V V V Y

V V V V V V ¥V V V VYV V A\

A2 74

Acetato de s6dio — (H3CCOONa. 3H,0) (ISOFAR) — 99,7% (m/m) — preparo da
solucao 0,1% (m/v);

Acido sulfirico (H2SO4) (Synth) para preparo de solucao estoque 1/17 (H,SO4/H,0);
Acido cloridrico (HC1) (Panreac) - preparo de solucao estoque 0,1 mol L

Bactéria V. fischeri liofilizada BIOLUX® Lyo-5;

Biftalato de potassio - CgHsKOy (Synth) - preparo de solucdo padrio 1000,00 mg L™
para determinacao de carbono total (CT);

Carbonato de s6dio anidro (Na,CO3) (vetec) e bicarbonato de s6dio (NaHCO3)
(Synth) - preparo de solucdes padrdo 1000,00 mg L™ para a determinaco de carbono
inorganico (CI);

Cloreto de s6dio — NaCl- 99% (m/m) (Isofar);

Diodxido de titanio (TiO,) P25 (Degussa/Evonick);

Genfibrozila (Sigma —Aldrich) - 99,8% (m/m);

Hidroclorotiazida (Sigma-Aldrich) - 99,8% (m/m);

Hidréxido de sédio (NaOH) (Synth) — preparo de solugdo estoque 3,0 mol L
Membrana lisa de nylon de 0,45 uym de didmetro para filtracdo (Unifil);

Metanol grau HPLC-UV (Sigma-Aldrich) - 99,9% (v/v);

Metavanadato de amonio - NH4;VO; (Vetec) - 0,06 mol L'em 0,36 mol L' de H>SOy;
Naproxeno de sddio (Sigma-Aldrich) - 99,8% (m/m);

Oxalato de potassio monohidratado - (K,C,04).H,O (Synth)

Oxalato de titanio (Sigma-Aldrich) —> 90% (m/m). Preparo de uma soluc¢do estoque
de 50,0 gL";

Perdxido de hidrogénio (H,O;) — 30 % (v/v) (Vetec);

Sulfito de sédio (NaxSO3) (Synth) — preparo de solucdo estoque 2,0 mol L

Tampao de reativagao.
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4.2 Equipamentos

Y VvV

YV V. V V V V V

Agitador magnético 752A (FISATOM);

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

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

Bomba de vacuo (PRISMATEC);

Cromatografo liquido (SHIMADZU, LC-6AD), equipado com injetor automéatico
(SIL-10AF) e detector UV-Vis arranjo de 512 diodos (SPD-M20A);
Espectrofotometro UV-Vis, modelo UV-1800 (SHIMADZU);

Incubadora EasyCool H32;

Lumindmetro BioFix® Lumi-10;

pHmetro (BEL ENGENEERING);

Purificador de Agua Mili-Q Plus — Destilador de dgua (Quimis);

Radidémetro PMA2100 equipado com um detector de radiacdo UV A (320-400 nm);
Sistema EasyTox ET-400, utilizado para as anélises de ecotoxicidade aguda

utilizando a bactéria V. fischeri.

4.3 Agua superficial — rio

As amostras de dgua superficial foram coletadas no inicio do processo de tratamento

na Estacdo de Tratamento de Agua — ETA - localizada no bairro Bom Jardim na cidade de

Uberlandia-MG, a qual € abastecida pelo Rio Uberabinha, antes da adi¢do de qualquer insumo

quimico. Coletou-se 70 L de amostra de agua superficial, no meses de abril de 2017 e

fevereiro de 2018. Posteriormente foram levadas para o laboratério e acondicionadas, sob

refrigeracdo a 4 °C, por um periodo de no maximo 2 meses em galdes de vidro ambar de 4 L.

Os parametros fisico-quimicos-bioldgicos referente a caracterizacdo da agua superficial,

foram fornecidos pelo Departamento Municipal de Agua e Esgoto — DMAE de Uberlandia
(Tabela 13).
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Tabela 13 - Pardmetros fisico-quimicos e bioldgicos referente a dgua superficial.

Parametro Abril/2017 Fevereiro/2018 Portaria 518 do
CONAMA/2004
alterado pela
Resolusciao
357/2005
DBO (mg L™) 3,70 <20 5,0
Oleos e graxas (mg L'l) <10,0 <10,0 ausente
Oxigénio dissolvido (mg L") 8,10 6,30 >5,0
pH 5,8% 5,9% B,
Solidos totais dissolvidos (mg L'l) 140,0 160,0 500
Turbidez (NTU) 5,8 1,26 100
Coliformes totais 5890 5800 1000
Cloreto total (mg L'l) 1,40 1,45 250
Ferro dissolvido (mg L'l) 0,5 0,22 0,3
Fluoreto total (mg L'l) <0,05 <0,05 1,4
Fésforo total (mg L) <0,05 <0,05 0,025
Nitrato (mg L™) 0,9 0,25 10
Nitrito (mg L") <0,03 <0,03 1,0
Nitrogénio amoniacal (mg L'l) <0,2 <0,2 0,5
Sulfato total (mg L'l) 0,8 0,8 250
Sulfeto de hidrogénio (mg L'l) <0,002 <0,002 0,002
Cor verdadeira (UC) 3,0 3,0 75
Clorofilaa (ug L) 2,7 1,0 <30

Fonte: Bioética Ambiental, 2018.

* Determinado em laboratério do IQUFU

Pode ser observado que os parametros fisico-quimicos e bioldgicos obtidos para a

amostra de agua superficial em abril de 2017 e em fevereiro de 2018 (Tabela 13), estdao

bastante proximos e dentro dos padrdes estabelecidos pela Portaria 518 do CONAMA de

2004.
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4.4. Efluente de ETE

As amostras de efluente foram coletadas nas Estacdo de Tratamento de Esgoto — ETE -
Uberabinha e Aclimacdo, localizadas nos bairros Industrial e Aclimacdo, respectivamente,
na cidade de Uberlandia-MG, apo6s as etapas de: (i) gradeamento e peneiracdo; (i7) desanera-
¢do; (iii) tratamento bioldgico e (iv) quimico (coagulacio-floculacio-flotacdo). Coletou-se
70 L de amostra de efluente, nos meses de setembro (ETE Uberabinha) e dezembro de 2017
(ETE Aclimacao). Posteriormente foram levadas para o laboratério e acondicionadas sob
refrigeracdao a 4 °C por um periodo de 2 meses, em galdes de vidro dmbar de 4 L. Os
parametros fisico-quimicos -biologicos referente a caracterizacao do efluente de ETE, foram

fornecidos pelo DMAE de Uberlandia-MG (Tabela 14).

Tabela 14 - Parametros fisico-quimicos e bioldgicos referentes ao efluente de ETE.

ETE ETE Resolucao
Parimetro Uberabinha Aclimacao 35712005
(Set/2017) (Dez/2017) alterado
430/2011

Acidos Voltiteis (mg L) 33 - -
Alcalinidade de bicarbonato 192 - -
Cloreto (mg L") 174 89 -
Condutividade (uS/cm) 846 563 -

D.B.O. (mgL™") 95 49 120
D.Q.O0. colorimétrico (mg LY 202 147 -
Fésforo Total (mgL™) 0,9 1.4 -

Nitrogénio Amoniacal (mg L™ 32 41 20,0

pH 7,7 7.4 5,0-9,0

Solidos suspensos fixos (mg L 7,0 54 -
Sélidos totais (mg L™ 27 36 -
Solidos suspensos volateis (mg 20 - -
Soélidos sedimentaveis (mL/Lh) 0,1 0,2 1,0
Sulfato total (mg L™) 36,0 47,0 -
Turbidez (NTU) 55 4,3 -

Ferro total dissolvido ( mg L™")" 0,5 0,2 15

Fonte: Bioética Ambiental, 2017. *Determinado em laboratério do IQUFU

NTU: Unidade Nefelométrica de Turbidez.
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A coleta de amostras em ETEs diferentes ocorreu em funcdo da primeira
(ETE/Uberabinha) ter apresentado problemas e consequentemente ter sido paralisada para
manutencdo no dia da coleta, sendo transferido para a ETE/Aclimacgao localizada no bairro
Aclimacdo, sendo responsdvel por tratar aproximadamente 5% do esgoto da cidade,
constituindo-se majoritamente em efluente de origem residencial. J4 a ETE/Uberabinha ¢é
responsavel por tratar 95% de todo o efluente da cidade de Uberlandia, ndo sendo constituido
somente de origem residencial. Estas diferencas podem ser observadas pelos parametros
fisico-quimicos e bioldgicos (Tabela 14), obtidos para as amostras coletadas em setembro e

dezembro de 2017, sendo que muitos parametros estdo bem préximos e outros bem diferentes.

4.5 Preparo de solucoes

4.5.1 - Preparo das solucdes para as curvas de calibragdo dos fdrmacos

Para a construcdo das curvas de calibracdo para as diferentes matrizes avaliadas, foi
preparada uma solug@o estoque contendo a mistura dos farmacos em metanol grau HPLC a
uma concentracdo de 200,00 pmol L' de cada composto. A partir desta solugcdo estoque
foram preparadas, por dilui¢do, outras seis solucdes de trabalho nas concentracdes de: 1,25;
2,50; 5,00; 10,00; 50,00 e 100,00 pmol L' em baldes volumétricos de 10,0 mL em metanol
grau HPLC.

A seguir, foram preparadas as solucdes na matriz de dgua de rio, por diluicdo das
solucdes estoque preparadas previamente. Vale ressaltar que previamente, uma aliquota de
400 mL da matriz de dgua de rio foi distribuida em tubos falcom de 50 mL e colocadas em
uma centrifuga por 30 mim a uma rotacdo de 350 RPM. O sobrenadante foi retirado e filtrado
em membrana de nylon de 0,45 um de tamanho de poro, preparando-se solucdes nas seguintes
concentracoes: 0,0062; 0,012; 0,025; 0,050; 0,10; 0,30; 0,60; 0,90; 1,10; 1,40; 1,70 e 2,00
umol L em baldes volumétricos de 10,0 mL.

Para a amostra de efluente proveniente da ETE, deixou-se decantar uma aliquota de
600 mL pelo periodo de 12 h. Posteriormente separou-se o sobrenadante, retirou-se uma
aliquota de 400 mL e transferiu-as para tubos falcom de 50 mL, sendo centrifugadas por 30
min a uma rotagdo de 350 RPM. O sobrenadante foi retirado e filtrado em um sistema de
filtracdo a vacuo com filtro milipore de 0,45 um de dimensao, tal solu¢do foi denominada de
efluente filtrado. A partir desta solucdo, foram preparadas solu¢des nas mesmas concentracdes

da 4gua de rio.
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Para a amostra de 4gua desionizada, foram preparadas seis solugdes de trabalho nas
concentracdes de 1,25; 2,50; 5,00; 10,0; 50,0 e 100 umol L' em baldes volumétricos de 10,0
mL em 4gua desionizada. A partir destas solugdes, foram preparadas as mesmas
concentracdes para as matrizes mencionadas anteriormente.

Para a injecdo no HPLC-DAD, todas as matrizes foram filtradas, previamente, em

filtros com poros de tamanho 0,45 pm.

4.5.2 Preparo das solugodes para as curvas de calibracdo de H,0;

Para a construgao das curvas de calibracdo de H,O, foram utilizados dois métodos em
funcdo da concentracdo de H,O; a ser utilizada nos experimentos de fotodegradagao.

O primeiro € o método do oxalato de titanio, onde preparou-se uma solugdo estoque de
100,0 mg L' de H,0,. Em baldes de 10,0 mL, adicionou-se 1,0 mL de H,SO4+/H>O (1:17 v/v)
e 0,8 mL de oxalato de titanio com o volume de H,O, apropriado para obter as
concentracdes de 0,10; 0,20; 0,40; 0,60; 0,80; 1,0; 5,0; 10; 15; 20; 25; 30; 35; 40; 45 ¢ 50 mg
L', preenchendo com agua até o menisco e homogeneizando a solucio. Tal procedimento foi
feito em triplicata, obtendo-se a curva de calibragdo conforme a Figura 20 do item 5.3, da
pagina 78.

Pelo método empregando o metavanadato de amonio, foi preparada uma solucio
estoque de 1000 mg L' de H,0,. Em baldes de 10,0 mL, foi adicionado 1,0 mL da solucéo de
NH4VO; (62 mmol L' em 0,58 mol L' de H,SO4) com a adicdo do volume de H,O,
apropriado para obter as concentragdes de 5,0; 10; 20; 40; 60; 80; 100; 120; 140; 160; 180;
200; 220; 240 e 260 mg L, preenchendo com 4dgua até o menisco e homogeneizando a
solucdo, tal procedimento foi realizado em triplicatas, obtendo-se a curva de calibracdo

conforme a Figura 21 do item 5.3 da pagina 79.

4.5.3 - Preparo da solugao actinométrica para determinacgdo do fluxo foténico em lampada

UV-C (germicida) e UV-A (luz negra)

Para o teste actinométrico, o qual serd explicado na pagina 92, foram preparadas
solucdes estoque de oxalato de potassio a 60 mmol L e nitrato férrico a 20 mmol L. Tal
preparo consistiu em dissolver 1,1050 g de K,C,04 em 4gua em um baldo de 100,0 mL e
0,8080 g de Fe(NO3)3.9H,0 com 5,50 mL de H,SO4 96% (v/v) em 4gua em outro baldo de

100,00 mL, ambas completadas até o menisco. Tais solu¢des foram transferidas para um
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mesmo baldo de 2,00 L a fim de se obter uma concentracio de 3,0 e 1,0 mmol L!
respectivamente, constituindo-se na solugdo actinométrica gerada in situ, conforme a

Equacao 24.

3K,C,,04.H,0 + Fe(NO3)3.9H,0 — K;3Fe(C,04)3.3H,0 + 3KNO3 + 9H,O  (24)

Para o ensaio actinométrico, transferiu-se 500,0 mL da solug¢do de trabalho para o
reator tanque, mantendo-se em agitacdo a 350 RPM. Coletou-se uma aliquota de 1,00 mL no
tempo de O min, posteriormente acionou-se a lampada germicida (UV-C) coletando-se
aliquotas a cada 5 min até 60 min e posteriormente a cada 10 min até 120 min. As aliquotas
foram transferidas para baldes de 10,00 mL contendo 2,00 mL de 1,10-fenantrolina a 0,1%
(m/v), 1,60 mL de acetato de sodio a 0,1% (m/v), completando-se com &4gua. Apds a
homogeneizacdo da solugdo, realizou-se a leitura no espectrofotometro no comprimento de
onda de 510 nm, obtendo-se o resultado apresentado na Figura 24 A no item 5.5 na pagina
81.

Para o ensaio com luz negra (UV-A), utilizou-se 0 mesmo procedimento descrito
anteriormente, aumentando-se porém o intervalo de tempo de coleta que passou a ser de 5 h
em funcido da lampada UV-A ser menos energética do que a UV-C. Para tanto, foram
coletadas amostras a cada 5 min nos primeiros 60 min de reacdo, e posteriormente, a cada 10

min até 5 h, obtendo-se o resultado apresentado na Figura 24B no item 5.5 na pagina 81.

4.5.4 Preparo das solugoes estoques para os experimentos de fotodegradacao

Para os experimentos de fotodegradagdo, foi preparada uma solucdo estoque dos
farmacos em metanol grau HPLC a uma concentracdo de 18 mmol L. Esta solucao foi
conservada a 4 °C em geladeira durante aproximadamente 21 dias. A fim de se garantir que a
concentracdo de ambos os firmacos se mantinha estavel, apds o periodo de conservacao, foi
feito o preparo de uma solugdo de concentragio de 1,80 umol L™ e injetada no HPLC-DAD

para leitura em triplicatas.

4.5.5 Preparo das solugoes estoques para andlise de carbono inorgdnico (CI) e total (CT)

Para determinagdo de Carbono Orgéanico Dissolvido (COD), preparou-se uma solucdo
estoque de 1000 mg L™ de biftalato de potéssio, previamente seco em estufa a 60 °C pelo

periodo de 2 h. Tal solucdo constituiu-se na solu¢do padrao de CI. Ja o padrdo de CT foi
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preparado mediante uma solucdo de 1000 mg L' de bicarbonato e carbonato de sédio. A
partir destes padrdes preparou-se solu¢des de concentracio iguais ou inferiores a 100 mg L™
de cada padrao, para construir as curvas de calibracdo a serem utilizadas para determinacao de

COD nas diferentes matrizes.
4.6 Experimentos de fotodegradacao

Os experimentos de fotodegradacdo foram feitos em um reator tipo tanque, com
capacidade para 500,00 mL, cujas dimensdes sdo 4,3 cm de profundidade; 15,5 cm de
didmetro e uma area superficial de 188,6 cm? (Figura 8). Todos os experimentos foram

realizados sob agitacdo magnética a 250 RPM.

Figura 8 - Reator fotoquimico tipo tanque utilizado nos experimentos de degradacao.

Fonte: Marson, 2018.

Neste reator fotoquimico foram feitos os experimentos de degradacdo para os
processos de fotdlise UV-A, UV-C, TiO,/UV-A, H,O,/UV-C, com o intuito de se determinar
as melhores condi¢Oes experimentais para a degradacdo da mistura dos farmacos NAP, GEN
e HCTZ.

Para os experimentos de fotolise UV-C e UV-A foram avaliados os pHs 4,0; 5,8 ¢ 7,0
(4gua desionizada e agua de rio) durante 30 e 120 min respectivamente, e nos pHs 4,0; 6,0 e
7,6 (efluente de estagdo de tratamento de esgoto) durante 240 min em irradiacdo UV-A e 30
min em UV-C para as respectivas matrizes.

Para os experimentos de TiO,/UV-A, foram avaliados os parametros: (i) influéncia do
equilibrio de adsor¢do-dessorcao dos farmacos pelo fotocatalisador em 4gua de rio (pH 5,8),

a uma concentracdo de 80 mg L' de TiO, durante 120 min; (i) concentragao de TiO, em 50,
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100, 150 e 200 mg Lt para AD e AR em pH 5,8 durante 120 min e 150; 300; 450 e 600 mg
Lt para ETE em pH 7,6 durante 240 min; (iii) concentracdo de H,O, (1,0; 3,0; 6,0 € 9,0 mg
L'l) para AD e AR em 120 min e (50; 100; 150 e 200 mg L'l) para ETE em 240 min de
irradiacdo; (iv) influéncia dos ions inorganicos no processo TiO,/UV-A (HCO's; CU; NH,":
SO4* e mistura destes fons). Para os experimentos de fotoperoxidacdo foram avaliados:
(i) concentracao de H,0O, (1,0; 2,0; 4,0 e 6,0 mg L'l) para AD e AR ambas em pH 5,8 e (8,0;
16; 32 ¢ 64 mg L) para ETE em pH 7,7.

Os experimentos de fotocatilise heterogénea foram feitos utilizando duas
lampadas de luz negra (UV-A) de 10 W (Figura 9) com uma emissio maxima no
intervalo de 350-400 nm, posicionadas em paralelo (separadas por uma distancia de 3,5 cm)

e a 1 cm do topo do reator fotoquimico.

Figura 9 - Sistema completo do reator fotoquimico utilizado para experimentos de
fotocatalise com radiacao artificial.

Fonte: Ricardo, 2017.

Com o intuito de realizar, posteriormente, degradacdes utilizando irradiacdo solar, a
irradiancia na regido UV-A (320-400 nm) foi medida usando um radidmetro (PMA 2100
Solar Light Co.) com o sensor colocado no mesmo angulo de incidéncia da radiagdo no
reator e a 1 cm das lampadas. Foi obtida uma irradiancia média de 32,2 + 0,5 W m™ em 240

min (Tabela 15).
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Tabela 15 - Dose de energia acumulada em fun¢do do tempo.

Tempo de irradiacao Dose de energia Irradiancia
(min) (kJm?) (W m?)
30 56,97 31,6
60 113,79 31,7
90 171,41 32,1
120 229,02 32,2
150 287,76 324
180 370,75 32,5
210 423,31 32,6
240 447,66 32,5
300 523,57 32,6
360 598,58 32,6

Fonte: Paniagua, 2018.

Os experimentos sob radiacdo solar foram realizados entre as 10:00 e 16:00 h, em um
intervalo de temperatura variando entre 27 e 34 °C (experimentos para monitorar a
degradacdo dos farmacos, a evolug¢do da toxicidade para a bactéria V. fischeri e carbono
organico dissolvido em todas as matrizes aquosas), durante o outono na cidade de
Uberlandia, Brasil (18 © 55'08 "S; 48 ° 16'37 "W), sob uma irradiancia média no UVA de
32,3 W m™ no outono. A solucio da mistura dos farmacos foi exposta ao sol sob agitacdo
magnética, em condicdes de céu claro, até se atingir a mesma dose de energia acumulada,
conforme a Tabela 15. O sistema utilizado, na radiacdo solar, constituiu-se em colocar o

radidmetro ao lado do reator fotoquimico, conforme Figura 10.

Figura 10: Foto do sistema de reator fotoquimico para experimentos
de fotodegradacdo sob radiacdo solar.

(et '

Fote: R crdo, 27 "
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Os experimentos de fotdlise UV-C e peroxidacdo fotoassisitida (H,O,/UV-C) foram
feitos em um reator fotoquimico idéntico ao utilizado para UV-A, porém utilizando um par de

lampadas germicidas (UV-C) de 8 W (Figura 11).

Figura 11 - Foto do reator fotoquimico com lampada UV-C
utilizado nos experimentos de fotdlise e peroxidacao.

Fonte: Marson, 2018.

Apoés a amostragem (5,0 mL) e antes das analises de cromatografia liquida de alta
eficiéncia (HPLC), adicionou-se um volume calculado (40 plL) de uma solugdo em
excesso de Na,SO; (Vetec) de 2,0 mol L' a cada 5,0 mL da amostra para assegurar o
consumo do H,O, residual (VOGEL et al., 2000). O excesso de sulfito para cada amostra
foi adicionado com base na concentra¢do inicial do H,O, e, a quantidade de Na,SO3 foi
calculada de acordo com a estequiometria da reacdo entre H,O, e este sal (Equagdo 25),
garantindo a confiabilidade da composicdo da amostra no momento da coleta até as anélises

serem realizadas no HPLC-DAD.

Na,SO;3; + HyO; — NaSO4 + H O (25)

Para as amostras onde a toxicidade aguda para V. fischeri foi avaliada, ajustou-se
inicialmente o pH entre 6 e 8, seguido da adi¢do de 150 pL de 2,0 g L™ de solucdo de
catalase bovina a cada 5,0 mL da amostra, sob agitacdo durante 30 segundos para garantir a
remoc¢do do H,O; residual, sendo posteriormente filtradas em membranas de tamanho de

poro de 0,45 um de didmetro.
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4.7 Analises quimicas e biologicas

4.7.1 Determinagao de peroxido de hidrogénio residual

O perdxido de hidrogénio é um dos oxidantes mais versateis que existe, sendo
superior ao cloro, diéxido de cloro e permanganato de potassio. Isso ocorre, uma vez que o
H,0; pode ser convertido em radical hidroxila (*OH) com reatividade inferior apenas ao
flior (MATTOS et al., 2003; NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005). O consumo de
H,0, foi determinado empregando duas metodologias diferentes de acordo com a
concentracdo de H,O; a ser utilizada nos experimentos.

O primeiro consistiu-se na utilizacdo do oxalato de titdinio como reagente (USP
Technologies 2015). Este método consiste na reacdo do H,O, com o oxalato de 6xido de
tithnio e potéssio dihidratado em solucdo acida (H,SO4/H,0) para formar o complexo

amarelo de 4cido pertitanico, com absor¢cdo maxima em 400 nm, Equacido 26.

Ti*" + H,0, + 2H,0 — H,TiO, + 4H"  (26)

O segundo método consistiu-se na reacdo entre o ion vanadato e o peroxido de
hidrogénio em meio 4cido, levando a formacdo do cation peréxivanadio (Equagdo 27), com

méaxima absorc¢ao em 450 nm (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005).
VO; +4H" + H,0, — VO’ + 3H,0  (27)

Ambos os métodos foram utilizados, em funcdo da diferenca de carga organica
presente nas matrizes. Para tanto, o consumo de H,O, em 4gua desionizada e de rio foi
determinado utilizando oxalato de potassio e para o efluente de ETE empregou-se o
metavanadato como reagente.

No caso das amostras contendo TiO,, realizou-se previamente a filtracdo a vacuo em
filtros de 0,45 um de didmetro de poro, recolhendo-se 5,0 mL do filtrado em frascos
contendo os reagentes para H,O, com o método do oxalato (610 pL. de H»SO4 a proporcao
de 1:17 de agua e 490 uL de oxalato de potéssio 50 g L) ou do metavanadato (500 uL da
solucdo de NH4VOs). Este procedimento foi feito para evitar a adsor¢do dos reagentes do
H,0, ao TiO,, e evitar interferéncias nas leituras espectrofotométricas. Em seguida,

realizou-se a leitura da absorbancia utilizando um espectrofotometro da marca Shimadzu,
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modelo UV- 1800 (Figura 12).

Figura 12 - Espectrofotometro UV-Vis, utilizado para monitoramento do consumo de H,0O,.

Fonte: Paniagua, 2018.

Além do monitoramento do consumo de H,0,, realizou-se também os testes de
actinometria para as lampadas UV-C e UV-A conforme sera apresentado na Figura 24 Ae B

na pagina 81.

4.7.2 Determinagao da concentragdo dos farmacos HCTZ, NAP e GEN

A concentragdo da mistura de farmacos (GEN, HCTZ, NAP) foi determinada usando
um cromatdgrafo liquido Shimadzu - (LC-6AD), equipado com injetor automatico
(SIL-10AF), utilizando uma coluna C-18 fase reversa - Phenomenex (5 pm, 250 x 4,60 mm),
e detector UV-DAD, SPD-M20A — Shimadzu (Figura 13).
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Figura 13 - Cromatografo liquido (Shimadzu, LC-6AD), equipado com injetor
automatico (SIL- 10AF), coluna C-18 fase reversa - PhenomenexO (5 pm, 250 x 4,60 mm)
e detector UV-Vis arranjo de 512 diodos (SPD-M20A).

Fonte: Paniagua, 2018.

Nas andlises foram utilizados acido férmico a 0,1% (v/v) em dgua como fase moével A
e metanol como fase mdvel B. Em cada ensaio, 20 pL da amostra foram eluidos usando um
programa de elui¢do no modo gradiente com 25% de B (1 min ), 25-70% de B (1-1,5 min),
gradiente com 70% de B (1,5-10 min), 70-75% de B (10-10,5 min), gradiente com 75% de B
(10,5-24 min), 75-25% B (24-25 min) e gradiente com 25% B (25-30 min), a uma taxa de
fluxo de 1,0 mL min. A deteccdo dos farmacos foi feita em 227, 271 e 231 nm para GEN,
HCTZ e NAP, respectivamente. Nessas condi¢Oes, o tempo de retencdo para GEN, HCTZ e
NAP foi respectivamente de 26,8; 5,7 e 13,3 min (PAIVA et al., 2018).

4.7.3 Determinagao de Carbono Orgdnico Total (COT)

A determinagdo de COT permite conhecer todo o teor de matéria organica presente em
uma amostra aquosa, uma vez que somente a oxidacdo dos compostos-alvos ndo garante a
eliminacdo da sua toxicidade, podendo gerar compostos até mais toxicos do que o original
(RAYAROTH; ARAVIND; ARAVINDAKUMAR, 2018; SILVA et al., 2018).

A determinacdo de COT pode ser determinada por dois métodos: (i) método direto,
sendo previamente carbono inorganico (CI) removido por meio de uma etapa de acidificacio;

(ii) método indireto, o carbono total (CT) é medido através da oxidagdo de todo o carbono
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presente, e o CI é medido na purga do gas do tratamento acido ou por decomposi¢cdo apos a
eliminacdo do CO,. Logo o COT ¢ obtido pela subtracdo do CI do CT (VELO-GALA et al.,
2017; VISCO; CAMPANELLA; NOBILI, 2005).

A determinacio de COT foi realizada utilizando um analisador de carbono, da marca
Shimadzu, modelo TOC-VCPH/CPN (Figura 14). Neste equipamento a determinacdo de COT
¢ pelo método indireto. Em funcdo das amostras terem sido previamente filtradas em
membrana com tamanho de poro de 0,45 pum, a determinagdo ¢ de carbono organico

dissolvido — COD (CHEN et al., 2018).

Figura 14 - Analisador de Carbono Organico Total
i*— — . el

Fonte: Paniagua, 2018.

O célculo das concentragdes € realizado mediante curvas analiticas feitas por diluicdo
de solugdes estoques de CT (Biftalato de potéssio) e CI (Bicarbonato e carbonato de sddio).
Em cada determinacdo foram feitas duas injecdes da amostra e uma terceira, no caso do

coeficiente de varia¢ao ultrapassar 2% ap0s as duas injegoes.
4.7.4 Testes de toxicidade aguda com V. fischeri

O sistema EasyTox ET-400 (Figura 15), utilizado para determinacdo da toxicidade
aguda, consistiu em um luminémetro (BioFix®Lumi-10) que permitiu medir a luminescéncia
emitida pela bactéria na presenca e na auséncia da substincia toxica, uma incubadora
EasyCool que permitiu a incubag¢do de cubetas a temperatura controlada de 15 °C, um kit
BIOLUX® Lyo-5 de culturas liofilizadas da fotobactéria, cubetas especiais para a leitura, e

reagentes necessarios (tampao de reativagdo, solucao de dilui¢do).
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Figura 15 - Sistema EasyTox ET-400 utilizado nos testes de ecotoxicidade.

Fonte: Marson, 2018.

Os frascos contendo a biomassa liofilizada foram armazenados sob congelamento a
cerca de -20 °C, sendo previamente ativada pelo tampao de reativacdo antes de sua utilizacdo.

Para realizacdo dos testes, inicialmente, o equipamento BioFix®Lumi-10 e a
incubadora foram ligados, visando estabilizar a temperatura da incubadora em 15 °C. Em
seguida, o ensaio foi realizado conforme as etapas descritas na dissertacdo de Marson (2018).

O ensaio € fundamentado na reducdo da luminescéncia emitida naturalmente pelas
suspensOes bacterianas antes e apds o contato com a amostra, calculado pela diferenca da
leitura inicial (antes da adicdo da amostra) e leitura apds a exposi¢do da bactéria com a
amostra em periodos de 15 e 30 min (leitura final). O resultado considera um fator de
correcdo, que ¢ a medida das alteragdes da luminescéncia do controle atoxico (solucio salina)
durante 0 mesmo periodo de exposicdo. O efeito inibitério de uma amostra pode ser
determinado como fator de toxicidade ou como valores de CE,g e/ou CEsy.

Antes da realizacdo do teste, o pH das amostras foram ajustados entre 6,0 a 8,5 com
solucdo de 4cido cloridrico (HCI) ou hidréxido de s6dio (NaOH) 1,0 mol L'l, e, a salinidade

foi corrigida com 2% de cloreto de sodio a fim de se obter um valor de 20 g L'
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5. RESULTADOS E DISCUSSOES

5.1 Espectros de absorcao da mistura dos fAarmacos em solucao metandlica

Com o intuito de se determinar a banda de méaxima absor¢do a ser utilizada para
detectar e quantificar os farmacos durante as andlises cromatogrificas, foram feitos
espectros de absor¢do entre 190 e 800 nm, de aliquotas das solugdes isoladas dos farmacos

NAP, HCTZ e GEN a 1,8 pmol L' em solucdo metanolica (Figura 16).

Figura 16 - Espectro de absor¢do dos firmacos (HCTZ, NAP e GEN) e metanol grau
HPLC-UV.
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225 250 275 300 325 350

Comprimento de onda (nm)

200

Fonte: Paiva et al., 2018.

O NAP apresentou uma banda de absor¢ao, com méaxima absorbancia em 231 nm, o
qual foi utilizado durante sua determinacdo por HPLC. Para o GEN, foram observadas duas
bandas de absorcdo, com méaximas absorbancias em 210 e 227 nm. O mesmo ocorreu para a
HCTZ, sendo obtido absorbancias maximas em 227 e¢ 271 nm. Embora obteve-se uma maior
intensidade da absorbancia para GEN e HCTZ em menores comprimentos de onda, 210 e 227
nm, repectivamente, durante as andlises em HPLC, o monitoramento para GEN e HCTZ foi
realizado, respectivamente, em 227 e 271 nm devido ao metanol possuir absor¢do em
comprimento de onda abaixo de 220 nm (Figura 16). Observa-se ainda a ocorréncia de

sobreposicdo das bandas de absorcdo de todos os farmacos em estudo, porém ha de destacar
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que cada farmaco serd monitorado de forma isolada uma vez que a HPLC constituiu-se em

uma técnica de separagao.

5.2 Obtencao das curvas de calibracio dos farmacos nas diferentes matrizes

O limite de deteccdo (LD) representa a minima concentracao do analito que pode ser
detectada pelo equipamento, mas ndo necessariamente quantificada. O limite de
quantificacao (LQ) representa a minima concentragdo do analito que pode ser quantificada
pelo equipamento (INMETRO, 2016; RIBANI et al., 2004; SKOOG et al., 2006).

Para todas as curvas, com excecdo a dos farmacos nas diferentes matrizes, o calculo
desses parametros (LD e LQ) foram feitos com base nos dados da curva analitica de
calibracio (INMETRO, 2016; RIBANI et al., 2004; SKOOG et al., 2006), utilizando as

seguintes equagoes 28 e 29:

S
LD =33 x ¢ (28)

Sendo:

» s o desvio-padrio da resposta do branco ou o desvio-padrdo do menor nivel da
curva analitica, quando o branco ndo apresentar sinal;

» S o coeficiente angular, ou seja, a inclinagao, da curva analitica.
O LQ pode ser determinado de varias formas. Sendo que uma destas formas € obtido
a partir do LD, de acordo com a Equacdo 29 (INMETRO, 2016; RIBANI et al., 2004;
SKOOG et al., 2006).

LQ =33 X LD (29)

Para tanto foram obtidas as curvas de calibracdo, nas diferentes matrizes

avaliadas, para os farmacos HCTZ, NAP e GEN conforme representado nas Figuras 17 a 19.



Figura 17 - Curvas analiticas de calibragdo da HCTZ em
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Figura 18 - Curvas analiticas de calibracdo do NAP em 4gua desionizada (A), rio (B)

e efluente de ETE (C)
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Figura 19 - Curvas analiticas de calibracdo do GEN em é&gua desionizada (A), rio (B)

e efluente de ETE (C)
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O LD pode ser também determinado pelo método visual, que consiste em determina-lo
por meio da andlise de amostras contendo baixas concentracdes conhecidas do analito de
interesse. Considera-se o LD como sendo a menor concentragao que pode ser detectada e que
seja distinta do sinal analitico do ruido (ANVISA, 2017; INMETRO, 2016; RIBANI et al.,
2004). Ao se detectar a menor concentracdo do analito, preparou-se uma solu¢do na mesma
concentracido e realizou-se a leitura 7 vezes, determinado-se a média aritmética dos valores

obtidos e calculando o desvio padrao, conforme descrito nas Tabelas de 16 a 18.

Tabela 16 — Limite de detec¢ao e desvio padrao obtido pelo método visual para HCTZ, NAP
e GEN detectado pelo HPLC na matriz de agua desionizada.

Concentracoes (umol L'l) Média Desvio
Farmacos Padrio
G C, Cs C, Cs Cs C, s
HCTZ 0,01 0,01 0,01 0,01 0,01 0,01 0,02 0,01 0,004
NAP 0,003 0,003 0,004 0,004 0,004 0,003 0,003 0,003 0.0002
GEN 0,09 0,09 0,08 0,09 0,11 0,09 0,09 0,09 0,008

Tabela 17 - Limite de detec¢do e desvio padrdo obtido pelo método visual para HCTZ, NAP
e GEN detectado pelo HPLC na matriz de dgua de rio.

Concentracoes (umol L'l) Média  Desvio
Farmacos Padrio
C] C2 C3 C4 CS C6 C7 S
HCTZ 0,020 0,019 0,019 0,021 0,019 0,020 0,020 0,020 0,003
NAP 0,0021 0,0019  0,0021 0,0021 0,0021 0,0019  0,0019  0,0020 0,0002
GEN 0,011 0,010 0,013 0,007 0,010 0,009 0,010 0,010 0,007

Tabela 18 - Limite de deteccio e desvio padrao obtido pelo método visual para HCTZ, NAP
e GEN detectado pelo HPLC na matriz de efluente de ETE.

Concentracdes (umol L™) Média  Desvio
Farmacos Padrao
C1 C2 C3 C4 CS C6 C7 S
HCTZ 0,019 0,020 0,018 0,019 0,021 0,020 0,018 0,019 0,001
NAP 0,017 0,018 0,019 0,017 0,019 0,020 0,018 0,018 0,001

GEN 0,012 0,014 0,013 0,015 0,012 0,013 0,014 0,013 0,001
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5.3 Determinacao do consumo de H,0,

A curva de H,0, pelo método do oxalato de titdnio (USP Technologies 2015),
possibilitou determinar o consumo de H>O, nos experimentos com as matrizes de agua

desionizada e de rio na faixa de 1,6 a 50 mg L', conforme valor do LQ obtido (Figura 20).

Figura 20 - Curva de calibracao para H,O,, utilizando oxalato de titanio
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Fonte: Paniagua, 2018.

A curva de H;0, utilizando metavanadato de amonio permitiu quantificar

H,0; na faixade 11,5 a 220 mg L'l, conforme valor do LQ obtido (Figura 21).

Figura 21 - Curva de calibracdo para H,O; utilizando NH4VO3 como reagente
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5.4 Curvas analiticas de calibracao para Carbono Total (CT) e Inorganico (CI)

Como descrito no item 4.5.5 na pagina 62, o indice de Carbono Organico Total (COT)
¢ obtido pela subtracdo de CT pelo CI. Sendo assim foram construidas quatro curvas de
calibracao: duas para CT (faixa baixa e alta) e duas para CI (faixa baixa e alta).

A construgdo das curvas analiticas foram realizadas utilizando a média entre as areas
obtidas, de no minimo trés e no maximo cinco leituras, variando de acordo com a
concordancia dos valores obtidos.

Para a determinacdo de carbono inorgénico (CI), preparou-se uma solu¢do estoque de
1000 mg L' constituida de carbonato e bicarbonato de sédio. Ja a determinacdo de
carbono total (CT), preparou-se também uma solucdo estoque de 1000 mg L™ constituida de
biftatalato de potissio. Em funcdo da inje¢do ocorrer com concentracdo méixima de 100 mg
L' dos padroes, realizou-se a diluicdo de ambas as solugdes para esta concentracao.

Para analise de carbono inorganico (CI), construiu-se duas curvas de calibracdo, sendo
uma na faixa baixa (0,5 a 3,0 mg L") para determinacio de CI em 4gua desionizada e uma na
faixa alta (5,0 a 45 mg L para determinacdo em agua de rio e efluente de ETE, conforme

Figura 22.

Figura 22 - Curva de calibracdo para analise de carbono inorganico em (a) dgua

desionizada e (b) dgua de rio e efluente de ETE.
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Para analise de carbono inorganico (CI), construiu-se duas curvas de calibracio, sendo
uma na faixa baixa (1,0 a 5,0 mg L) para determinacdo de CI em dgua desionizada e uma na
faixa alta (10 a 100 mg L) para determinacdo em agua de rio e efluente de ETE, conforme

Figura 23.

Figura 23 - Curva de calibracdo para andlise de carbono total em (a) 4gua desionizada e
(b) 4gua de rio e efluente de ETE.
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5.5 Determinacao do fluxo de fétons no fotorreator de bancada (actinometria)

A actinometria quimica é um método baseado na medicao da intensidade de radiacao
luminosa incidente sobre o reator fotoquimico. O método permite determinar a incidéncia de
fotons em um sistema de geometria especifica e dominio espectral da radiacdo bem definido.
A medida desta intensidade € facilitada quando a radiacdo incidente tem somente um
comprimento de onda (BRAUN; MAURETTE;OLIVEROS, 1991).

Os testes de actinometria foram feitos para a lampada UV-C com emiss@o maxima em
254 nm e UV-A em 365 nm, utilizando o método de Murov (1973), citado por Kuhn,
Braslavsky e Schmidt (2004). O reagente actinométrico utilizado no ensaio foi o ferrioxalato
de potassio, gerado in situ.

Na presenca de radiacdo com comprimento de onda menor que 490 nm, o ferrioxalato
de potassio se decompde formando dioxido de carbono e reduzindo os ions férricos a
ferrosos (BRAUN; MAURETTE; OLIVEROS, 1991; LEHOCZKI; JOZSA; 0SZ, 2013),
conforme Equagao 30.

2Fe*" +C,04> +hv — 2Fe*" +2CO0, (30)
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A intensidade luminosa (I) é dada em termos de Einstein s™' a partir da Equacio 31.

= (AA XV X V5)
(exdd xtxV;)

(3D

Sendo:

> AA = absorbancia;

A\

Ay = absorbancia referente ao branco (0,011);

> A,= absorbancia referente a conversao de [Fe(C204)3]2' a Fe** em 5 min de
fotolise (0,543)

» Vi = Volume da solucdo actinométrica irradiada (mL);

» 'V, = Volume do baldo utilizado para diluir as aliquotas coletadas (mL);
» & = coeficiente de extingdo do complexo ferro e 1,10-fenantrolina para o

comprimento de onda utilizado (para A = 510 nm é 1,093>><104 L mol cm‘l);

» @ = rendimento quantico da produg¢do do ferro para o comprimento de onda
utilizado (para A = 365 correspondente a lampada de 8 W é 1,23 mol Einstein™
valor médio do intervalo 1,20 e 1,26 respectivamente);

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

A\

t = tempo de irradiagdo da amostra convertida em 5% a Fe** (segundos);

» V3= Volume da aliquota para anélise da solugdo irradiada (mL).

Na Figura 24 sdo apresentados os graficos do decaimento da intensidade luminosa
determinados para as lampadas UV-C e UV-A, respectivamente.

Figura 24 - Intensidade luminosa da lampada UV-C (A) e UV-A (B) em fung¢ao do tempo.
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Fonte: Paniagua, 2018.



82

A intensidade luminosa foi determinada a partir da Equacdo 29, apdés 300 s de
irradiagdo. Para a lampada UV-C (Figura 24A), foi obtido uma intensidade de 1,36x107
Einstein/s. A fim de se comparar a intensidade luminosa irradiada pelas lampadas UV-C e
UV-A, determinou-se também, para as lampadas UV-A (Figura 24B), de 10 W, obtendo-se
uma intensidade luminosa de 6,59x10™ Einstein/s. Observa-se que o valor da intensidade para

UV-C ¢ o dobro da determinada para UV-A no mesmo intervalo de tempo.
5.6 Experimentos de fotodegradac¢io com radiacao UV-C

5.6.1 Experimentos de fotdlise direta com radiacdo UV-C

Antes de avaliar a degradacdo da mistura de farmacos utilizando o processo de
peroxidacdo € importante avaliar isoladamente a contribuicdo do processo de fotdlise na
degradacdo dos farmacos. Para tanto a mistura foi irradiada durante 30 min com duas
lampadas UV-C (germicidas de 8 W cada) em pHs iniciais 4,0, 5,8 (natural) e 7,0 para as
matrizes de dgua desionizada e de rio, enquanto para efluente de ETE os valores de pHs foram

4,0; 6,0 e 7,7 (natural), Figura 25.

Figura 25 - Fotolise dos farmacos: HCTZ (A, B e C); NAP (D, E e F) e GEN (G,H e I) em
diferentes valores de pHs nas diferentes matrizes aquosas. Condig¢des iniciais: [Farmacos] =
1,80 pmol L.
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Fonte: Paniagua, 2018.

Pela Figura 25, observou-se que todos os farmacos sofrem fotdlise gerada pela
radiacao UV-C, ocorrendo com maior intensidade para HCTZ, seguido do NAP e GEN nas
matrizes avaliadas. Em AD, pH 5,8 (natural), a eficiéncia atingiu 97% para a HCTZ (Figura
25A); 90% para o NAP (Figura 25D) e 48% para o GEN (Figura 25G) em 30 min de
reacdo. Em AR, foi alcancado 94, 85 e 40% de eficiéncia para a HCTZ (Figura 25B), NAP
(Figura 25E) e GEN (Figura 25H), respectivamente. Observou-se que nos demais valores de
pHs, a variacdo na eficiéncia de degradagao foi menor que 2% em pH 4,0 e menor que 5% em
pH 7,0 para HCTZ e NAP, o GEN apresentou uma variagdo entre 11 e 12%, respectivamente.

Para a matriz de efluente de ETE (pH 6,0) a eficiéncia chegou a 78% para a HCTZ
(Figura 25C), 70% para o NAP (Figura 27F) e 28% para o GEN (Figura 25I) em 30 min de
reacdo. Nesta matriz observou-se uma variagdo menor que 11% em meio acido e 15% em
meio mais bésico, respectivamente, para HCTZ, NAP e GEN. Em meios bdasicos a
diminui¢do na eficiéncia de degradacdo pode ser atribuida a redugdo na geracdo de radicais
hidroxilas (JIANG et al., 2016; URBANO et al., 2017).

Em relacdo a composicdo das matrizes, observou-se que com o aumento da
complexidade, a eficiéncia de degradacdao dos compostos-alvos foi diminuindo em todos os
valores de pHs avaliados. Isso pode ser atribuido a: (i) presenca de substincias opticamente
ativas que atuam de forma a limitar a penetracao da luz; (ii) a presenca de anions que atuam
como sequestradores de radicais hidroxilas e (iii) matéria organica que aumentam a
turbidez da solucdo, dificultando a penetracdo de luz. Estes fatores associados contribuem
com a reduc¢do na eficiéncia de degradacdo dos contaminantes (BAENA-NOGUERAS;
GONZALEZ-MAZO; LARA-MARTIN, 2017; VELO-GALA et al., 2017).
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Sendo assim os valores de pHs foram fixados em 5,8 para as matrizes agua
desionizada e de rio e 7,7 para efluente de ETE, sendo que para esta dltima matriz o melhor
pH foi 6,0, porém ao se trabalhar com 7,7 (natural da matriz), economiza-se 0s gastos com
reagentes para ajustar o pH do meio, reduzindo custos e tornando o processo economicamente

mais viavel.

5.6.2 Influéncia da concentragdo de H,0;

A concentra¢do do H,O; é um importante parametro a ser avaliado durante o processo
de peroxidagdo, uma vez que este parametro pode aumentar a eficiéncia de degrada¢do com o
aumento de sua concentracdo até um determinado valor. Para tanto, foram avaliados quatro
concentracdes de H,O, para cada matriz, sendo que para AD e AR avaliou-se nas mesmas
concentracoes (1,0; 2,0; 4,0 e 6,0 mg L' de H,0;) em funcdo de ter se obtido perfis de
degradacdo muito semelhantes nos experimentos de fotdlise. Para a matriz de efluente de
ETE, em funcdo da baixa eficiéncia de degradacdo observado nos experimentos de fotllise e
da complexidade da matriz em funcdo da alta quantidade de carga organica, trabalhou-se com
oito concentragdes diferentes (2,0; 4,0; 6,0; 8,0; 16; 32; 48 e 64 mg L'l).

Observou-se que em concentragdes abaixo de 8,0 mg L' de H,0O; nao ha diferencas
significativas em relagdo ao uso isolado da fotélise. Ja na concentracdo de 48 mg L'de H,0,,
nao foi observado diferenca significativa em relacdo a concentragdao de 32 mg L' de H,0,.
Sendo assim quatro entre as oito concentragdes foram utilizadas para efeito de comparacao de
eficiéncia (8,0; 16; 32 e 64 mg L' de H,0,), A influéncia da concentracdo de H,O, para as

diversas matrizes pode ser observado pela Figura 26.
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Figura 26 - Influéncia da concentracdo de H,O,, no processo H,O,/UV-C, na degradacdo dos
farmacos: HCTZ (A, B ¢ C), NAP (D, E e F) e GEN (G, H e I). Condi¢des iniciais:
[Farmacos] = 1,80 pmol L pH =5,8 (AD e AR) e 7,7 (efluente de ETE).
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Fonte: Paniagua, 2018.

Pela Figura 26, observou-se que a adicao de H,O, proporcionou um aumento na
eficiéncia de degradacdo dos compostos-alvos, em todas as matrizes, quando comparado ao
experimento de fotolise direta, ocorrendo com maior intensidade para GEN, seguido do NAP
e HCTZ.

Para 4gua desionizada, a adicao de H,O, aumentou a eficiéncia de degradagdo até a
concentracdo de 4,0 mg L, chegando a 98% para a HCTZ (Figura 26A) em 20 min, 98%
para o NAP (Figura 26D) em 15 min e de 80% para o GEN (Figura 26G) em 30 min de
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irradiacdo. Observou-se que em concentracio acima de 4,0 mg L™ ocorre diminuicio da
eficiéncia de degradacdo, podendo ser atribuido a ocorréncia tanto de reacdes paralelas que
diminuem a velocidade de degradagdo, atuando como sequestrador de radicais hidroxila
(MONDAL; SAHA; SINHA, 2018), quanto por reagdes de recombinacdo entre estes radicais
(LIU et al., 2016) levando a formagdo do radical hidroperoxila (HO,"), que possui um
potencial de reducdo inferior ao do radical hidroxila, diminuindo a eficiéncia de degradacdo
(AO; LIU, 2017). Em 4gua de rio, o efeito sinérgico ocorreu até 4,0 mg L' de H,O,,
obtendo-se degradacdes de 96% para HCTZ (Figura 26B) ap6s 20 min, 96% para o NAP
(Figura 26E) e 80% para o GEN (Figura 26G) ambos em 30 min de reagdo. Para o efluente de
ETE, observou-se que a adicdo de H,O, aumentou a eficiéncia de degradacdo até a maior
concentracdo empregada (64,0 mg L‘l), atingindo 96 e 97% de eficiéncia de remocao,
respectivamente, para HCTZ (Figura 26C) e NAP (Figura 26F) a partir de 20 min; o GEN
(Figura 261), atingiu 87% em 30 min de irradiacao.

Para a matriz de ETE, maiores concentracdes de H,O, foram necessarias para manter
a eficiéncia de degradacgdo, pois esta possui maior concentracdo de matéria organica e anions
que competem pelos radicais hidroxilas, diminuindo a degradacdo dos compostos-alvos
(CARBAJO et al., 2016; CISMIC et al., 2017; KANAKARAJU et al., 2016).

Para confirmar a escolha das concentracdes de H,O, para cada matriz analisada, foi
determinado alguns parametros cinéticos (constante cinética, coeficiente de correlagdo e
tempo de meia vida) calculados a partir dos resultados obtidos experimentalmente.

A constante cinética (k) foi determinada para todos os farmacos nas diferentes
matrizes e condi¢Oes avaliadas. Para a HCTZ, foram obtidos os valores 0,49, 0,37 e 0,29; para
o NAP, 0,55, 0,34 e 0,29; e para o GEN 0,15, 0,12 e 0,11, respectivamente, para AD, AR e
efluente de ETE.

Em relacdo ao coeficiente de correlacdo (Rz), obtiveram-se os valores 0,99, 0,94 ¢ 0,97
para a HCTZ; 0,93, 0,96 e 0,98 para o NAP e 0,90, 0,91 e 0,93 para o GEN para as matrizes
AD, AR e efluente de ETE, respectivamente.

O tempo de meia-vida foi determinado (t;;), obtendo-se 1,4, 1,9 e 2,4 min para a
HCTZ; 1,3, 2,1 e 2,4 min para o NAP; 4,7, 5,8 e 6,3 min para o GEN, respectivamente, para
AD, AR e efluente de ETE. Observa-se que a medida que a matriz fica mais complexa, o
tempo de meia vida aumenta, ao se comparar a utiliza¢ao de concentragdes de H,O, préximas.
Todos estes resultados bem como os demais parametros calculados para todas as condicdes

(Tabela 19).
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Tabela 19 - Dados de cinética referente a otimizagdo da concentracio do H,0O,
para o processo H;O,/UV —C para dgua desionizada, rio e efluente de ETE.

Farmaco Matriz (I[;Zgﬁ]) (mli(n'l) R? (1:111’; )
0 0,12 0,98 1,0
1 0,42 0,99 1,7
AD 2 0,43 0,99 1,6
4 0,49 0,99 1,4
6 0,32 0,98 2,2
0 0,32 0,96 2,2
1 0,32 0,99 2,2
HCTZ AR 2 0,33 0,98 2,1
4 0,37 0,94 1,9
6 0,22 0,97 3,1
0 0,16 0,98 4,2
8 0,21 0,98 33
ETE 16 0,24 0,95 29
32 0,26 0,98 2,7
64 0,29 0,97 2.4
0 0,10 0,94 7,2
1 0,27 0,96 2,6
AD 2 0,27 0,88 2,6
4 0,55 0,93 1,3
6 0,25 0,98 2,8
0 0,22 0,98 3,1
1 0,22 0,93 3,2
NAP AR 2 0,23 0,90 3,0
4 0,34 0,96 2,1
6 0,21 0,97 34
0 0,13 0,94 53
8 0,19 0,99 3,7
ETE 16 0,24 0,95 29
32 0,28 0,97 2,5
64 0,29 0,98 2,4
0 0,054 0,91 12,8
1 0,14 0,97 4,9
AD 2 0,15 0,91 4,7
4 0,15 0,90 4,7
GEN 6 0,12 0,90 5,8
0 0,049 0,98 14,2
1 0,08 0,98 8,7
AR 2 0,10 0,91 6,9
4 0,12 0,91 5,8
6 0,11 0,90 6,3
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Farmaco Matriz (I[:;gzl]) (mli(n'l) R? (I::l’il )
0 0,014 0,98 49,5
8 0,034 0,98 20,4
GEN ETE 16 0,089 0,94 7.8
32 0,10 0,90 6,9
64 0,11 0,93 6,3

Fonte: Paniagua, 2018.

5.6.3 Consumo de H,0;

O consumo de H,O, também foi avaliado durante o processo H,0,/UV-C para as

diferentes concentragdes deste oxidante nas diferentes matrizes avaliadas (Figura 27).

Figura 27— Perfil do consumo de H,0O, no processo H,O,/UV-C durante a degradacdo dos
farmacos: dgua desionizada (A), dgua de rio (B) e efluente de ETE (C). Condicdes iniciais:
[Farmaco] = 1,80 umol L pH = 5,8 para agua de rio e desionizada e 7,7 para efluente de

ETE.
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Para a dgua desionizada (Figura 27A), dentre as concentragdes analisadas em 4,0 mg
L', ocorreu o consumo de 3,8 mg L™ em 30 min. Em 6,0 mg L™ observou-se que o consumo
foi 0 mesmo em relacdo a concentracao anterior.

Na matriz de agua de rio (Figura 27B), na concentracio de 6,0 mg L'l, foram
consumidos 5,8 mg L' resultando em uma eficiéncia de degradacdo semelhante a obtida para
os farmacos, conforme apresentado na Figura 26.

Em efluente de ETE (Figura 27C) na concentragdo de 8,0 mg L'l, foram consumidos
5,5 mg L'l, entretanto a maior eficiéncia de degradacdo dos farmacos foi alcancada quando
utilizou-se 64 mg L™, dos quais somente 26 mg L™ foram consumidos.

Este comportamento pode ser atribuido ao fato de que o H,O, em concentracdes mais
elevadas resulta na geracdo de maior quantidade de radicais hidroxilas que reagem entre si
formando o radical hidroperoxila, que possui menor potencial de reducdo. Além disso, o
baixo coeficiente de absortividade molar do H,O;, e a maior complexidade da matriz que
resulta em aumento na cor e turbidez em fung¢do da presenca de substincias opticamente
ativas, atuam de forma a limitar a penetracdo da luz, levando a diminuicdo na eficiéncia da
reacdo e resultando em perdxido residual no meio reacional, conforme representada pela
Equacdo 2 (AFONSO-OLIVARES; SOSA-FERRERA; SANTANA-RODRIGUEZ, 2017;
ZHANG et al., 2017).

5.6.4 Aplicacao da melhor condicao de fotélise UV-C e H,0,/UV-C

Determinadas as melhores condi¢des experimentais para a fotdlise UV-C e a
peroxidacao fotoassistida (H,O,/UV-C), realizou-se experimentos objetivando-se verificar a
repetibilidade dos resultados obtidos, bem como avaliar o perfil de degradacdo em um
intervalo de tempo quatro vezes maior (120 min) que o utilizado na otimizacdo. Além disso,
para estes experimentos foram avaliados a toxicidade aguda para a bactéria V. fischeri e a
mineralizacio por meio da determinagdo de COD. Em funcdo da presenca de Fe**
(0,5 mg L'l) na matriz de efluente de ETE, realizou-se testes controle com ou sem a adicao de
Fe?* (processo foto-Fenton) afim de se verificar como a presenca deste ion afetaria a
eficiéncia de degradacdo dos farmacos na matriz de dgua desionizada. Afim de se garantir o
processo de fotoperoxidacdo durante toda a reacdo, foi realizado o monitoramento do
consumo de H,0,, sendo feita sua reposi¢do na mesma concentracdo quando se encontrava

entre 10 e 20% de H,0O, residual, em relacdo a concentracao inicial.
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Para as matrizes de 4gua de rio e efluente de ETE, avaliou-se a eficiéncia da fotdlise

UV-C e na melhor concentracdo de H,O, otimizada anteriormente, conforme a Figura 28.

Figura 28 - Perfil de degradacdo obtido nas melhores condi¢des otimizadas na fotdlise UV-C
e H,O,/UV-C na degradacdo dos farmacos: HCTZ (A, B e C), NAP (D, E e F) e GEN (G, H
e I). Condig¢des iniciais: [Farmacos] = 1,80 umol Lt [Fez+] =0,5 mg Lt pH=5,8 (AD e AR)

e 7,7 (efluente de ETE); [H,0,] = 4,0 mg L! (AD e AR) e 64 mg L! (ETE).
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Pela Figura 28, observou-se que todos os farmacos
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Fonte: Paniagua, 2018.

120

sofrem fotdlise gerada pela

radiagdo UV-C, ocorrendo com maior intensidade para HCTZ, seguido do NAP e GEN nas

matrizes avaliadas.

Em 4gua desionizada, a fotdlise UV-C apresentou eficiéncias de degradacdo em

concentragdes abaixo do LD para HCTZ (Figura 28A) e o NAP (Figura 28D) em 60 min. Para
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o GEN (Figura 28G) a eficiéncia de degradacdo foi de 81% em 120 min de irradiacdo, ndo
havendo necessidade de realizar a reposi¢cdo de H,O, durante toda a reacdo.

Em funcdo do fon Fe*" estar presente na matriz de ETE e possibilitar a geracdo de uma
maior quantidade de radicais hidroxilas em funcdo da possivel contribuicdo do processo
foto-Fenton, foi realizado um ensaio adicionando-se 0,5 mg L' de Fe** em agua
desionizada (mesma concentra¢do encontrada na matriz de ETE). Observou-se que ndo houve
aumento na eficiéncia de degradag@o para todos os firmacos. No processo H,O,/UV-C a
degradacdo atingiu concentragdes abaixo do LD de todos os farmacos, ocorrendo em 30 min
para a HCTZ (Figura 28A) e NAP ( Figura 28C) e em 60 min para a GEN (Figura 28G). Ao
se adicionar Fe*" ao processo H,O,/UV-C nido houve alteragdo significativa nas eficiéncias de
degradacao dos farmacos.

Na matriz de adgua de rio, a fotdlise UV-C apresentou uma eficiéncia de degradacio
que resultou em concentragdes abaixo do LD obtido para os farmacos HCTZ (Figura 28B) e
NAP (Figura 28E), respectivamente, em 60 e 90 min de irradiacdo. O GEN (Figura 28H),
apresentou uma eficiéncia de 56% em 120 min de reacdo. Adicionando-se 4,0 mg L' de H>0,
ocorreu a degradacdo de todos os farmacos, abaixo do LD obtido pelo método visual, em 45
mim de irradiacdo com uma tnica reposicao de H,O, neste mesmo intervalo de tempo até 120
min de irradiagdo.

Para a matriz de efluente de ETE (pH 7,7) a fot6lise UV-C proporcionou uma
eficiéncia de degradacdo a uma concentracio abaixo do LD obtido para HCTZ, 54% (NAP) e
38% (GEN) em 120 min de irradiacdo. Ao se adicionar 64,0 mg L' de H,0,, a eficiéncia de
degradacdo atingiu uma concentracdo abaixo do LD para todos os farmacos em 20 min
(HCTZ) e 45 mim (NAP e GEN) de irradiagao.

A melhor eficiéncia observada para todos os firmacos e em todas as matrizes pode ser
atribuida ao aumento do tempo de radiacio UV-C que aumenta a capacidade de realizar a
quebra de moléculas dos compostos-alvos (GOUVEA et al., 2013; LOU et al., 2018).

Em relacdo a composi¢do das matrizes, observou-se 0 mesmo comportamento em
relacio ao tempo de exposicdo em 30 min conforme Figura 25. Com o aumento da
complexidade da matriz, ocorreu reducdo na eficiéncia de degradacio, confome apresentado
e discutido na Figura 26 e nos trabalhos de Gorenoglu e colaboradores (2018) e Li e

colaboradores (2018).
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Com o objetivo de verificar a eficiéncia do tratamento nas matrizes avaliadas foram

realizados experimentos, nas melhores condi¢des otimizadas em cada processo, utilizando

radiacdo artificial. Para tanto, foram coletadas aliquotas de 25 mL no inicio e ao final de cada

experimento para a determinacdo de CI e CT, sendo filtradas a vidcuo em membranas de 0,45

um de didmetro. A partir dos valores obtidos, determinou-se o valor de COD para cada

amostra, conforme apresentado na Figura 29.

Figura 29 - Concentracdo de COD nas melhores condi¢des otimizadas na fotdlise UV-C e
H,0,/UV-C na degradagio dos farmacos: Condigdes iniciais: [Farmacos] = 1,80 umol L'; pH
= 5,8 (AD e AR) e 7,7 (efluente de ETE); [H,0,] = 4,0 mg L™ (AD e AR) e 64,0 mg L™

(ETE).
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Em agua desionizada (Figura 29A), o uso isolado da fot6lise proporcionou 23% de
mineralizacio ap6és 120 min de reacdo. No processo de peroxidacdo fotoassistida,
a mineralizacdo chegou a 43%, evidenciando um aumento significativo em relacdo a fotdlise
isolada. Em func¢ao da presenca de Fe?* na matriz de efluente de ETE, realizou-se dois ensaios
controle, por meio da adi¢do de Fe?* na mesma concentracdo encontrada no efluente de ETE
(0,5 mg L'l), no processo UV-C e H,O,/UV-C, obtendo-se uma mineralizacdo de 34 e 47%,
respectivamente. Observa-se que a adicdo de Fe?* elevou a mineralizacdo em ambos os
processos, com maior influéncia no processo UV-C, podendo ser atribuido a geragdo de um
maior nimero de radicais hidroxilas ocasionados pelo processo foto-Fenton (PAIVA et al.,
2018; RICARDO et al., 2018).

Na matriz de agua de rio (Figura 29B), a incidéncia da radiagdo UV-C aplicada na
matriz in natura resultou em 30% de mineralizacdo. Ao se adicionar 4,0 mg L' de H>0O, a
mineralizacio aumentou para 53%, podendo ser atribuido a maior geracdo de radicais
hidroxilas a partir da quebra homolitica do H,O,. Com a adi¢cdo dos farmacos na matriz
a mineralizou chegou a 37% e ao se adicionar 4,0 mg L' de H,0,, atingiu-se 60% de
mineralizacdo, tendo sido necessdrio realizar uma reposicio de HO, apds 45 min de
irradiacdo. Resultados semelhantes foram encontrados em trabalhos de Yu e colaboradores
(2015) que degradaram uma mistura de ibuprofeno, benzatrialoze, sucralose, difenilhidramina
e naproxeno em 4gua de rio, obtendo-se 70% de mineralizacdo, apés a adicdo de 6,0 mg L™
de H,0,.

Em efluente de ETE (Figura 29C), a radiacdo aplicada na matriz in natura levou a uma
mineralizacio de 15%, podendo ser atribuida a presenca da enorme quantidade de
matéria organica caracteristica desta matriz. Ao se combinar a radiacdo a adicdo de H,O,
(64,0 mg L™), a conversdo a CO, e H,0 chegou a 54%. Este aumento pode ser atribuido ao
aumento do nimero de radicais hidroxilas gerados que elevam a mineralizacdo da matéria
organica presente no meio. Posteriormente comparou-se estes resultados aos obtidos com a
adicdo dos compostos-alvos em estudo, atingindo-se uma mineralizacdo de 18 e 58%,
respectivamente para o processo UV-C e H,O,/UV-C (CERIANI et al., 2018; FENG et al.,
2017). Ao se adicionar H,O,, a maior diferenca de mineralizacdo em relacdo ao uso da
fotdlise isolada foi obtido para a matriz de dgua de rio, seguido de 4gua desionizada e de e-
fluente de ETE. Isto pode ser atribuido a maior quantidade de matéria organica em relacdo a
agua desionizada. Em relacdo a matriz de ETE, mesmo tendo sido empregado maior

~ -1 . - . N . .
concentracdo de H,O, (64 mg L), a maior concentracdo de materia organica ocasiona maior
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opacidade na solucdo, dificultando a penetracdo de luz, diminuindo a eficiéncia de

mineralizacdo (CERIANI et al., 2018; YOON et al., 2018).

5.6.4.2 Toxicidade com V. fischeri

A fim de se avaliar a evolu¢do da toxicidade aguda para a bactéria V. fischeri,
utilizando o processo de fotélise UV-C e H,O,/UV-C, foram realizados nove experimentos
(Figura 32 A, B e C), nas matrizes de dgua desionizada, dgua de rio e efluente de ETE sob as
melhores condicdes otimizadas previamente, sendo: i) dois para a matriz de agua desionizada
(processos fotdlise UV-C e H,O,/UV-C); ii) trés para a matriz de dgua de rio (fot6lise UV-C
da matriz sem farmacos, fotdlise UV-C e o processo H,O,/UV-C na matriz com a adicao de
farmacos) e iii) quatro para a matriz de efluente de ETE (processo UV-C e H,0,/UV-C na
matriz sem os firmacos e aos mesmos processos com a adi¢do dos farmacos), conforme a

Figura 30.

Figura 30 - Inibi¢cdo da bactéria V. fischeri, nas diferentes matrizes sob as melhores condi¢des
otimizadas na fotdlise UV-C e H,0,/UV-C na degradacdo dos farmacos: Condicdes
iniciais: [Farmacos] = 1,80 pmol L pH = 5,8 (AD e AR) e 7,7 (efluente de ETE);
[H,0,] =4,0mg L' (AD e AR) e 64,0 mg L (ETE).
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Fonte: Paniagua, 2018.

Na matriz de 4gua desionizada (Figura 30A) a inibicdo inicial foi de 1%, chegando a
36 e 77% ap6s 120 min, respectivamamente, na fotdlise UV-C e H,O,/UV-C, ndo sendo
necessario realizar a reposicdo do H,O, durante todo o periodo de irradiagdo. O aumento na
taxa de inibi¢do evidencia que durante a degradacdo dos farmacos, ocorre a formagdo de
subprodutos mais téxicos do que os compostos-alvos iniciais (GARCIA-ESPINOZA;
MUAYLOVA-NACHEVA; AVILES-FLORES, 2018). Gorenoglu e colaboradores (2018)
estudaram a degradacdo do farmaco Triclosan em agua desionizada na concentracdo de 3600
ug L pelo processo de fotélise UV-C, obtendo 48% de inibicdo apés 180 min de irradiacdo.

Na matriz de adgua de rio (Figura 30B) a inibicdo inicial foi de 6%, chegando a 28%
(matriz in natura) e 32% (matriz com farmacos) apds 120 min de irradiacdo com o uso da
fotolise UV-C isolada. Ao se adicionar 4,0 mg L!de H,0, com a necessidade de realizar uma
reposicao aos 45 min, atingiu-se uma inibicdo de 55% (matriz in natura) e 62% (matriz com
farmacos) apds 120 min de irradiagdo, evidenciando que os subprodutos sdo mais
toxicos do que os compostos de origem (GAO et al., 2018).

Ja a matriz de efluente de ETE in natura (Figura 30C), apresentou uma inibi¢ao
inicial de 24% e de 43% ap06s 120 min de irradiacio UV-C. Ao se adicionar 64 mg L de
H,0,, apés 120 min a inibicdo aumentou para 54%. Ap6s a adi¢do da mistura dos fairmacos e
irradiagdo durante 120 min, ocorreu 46% de inibi¢do. Com a adi¢do de 64 mg L de H,0,,
ap6s 120 min de irradiacdo, a inibicdo aumentou para 65%. Sagi e colaboradores (2018)
estudaram a degradacdo do sulfametoxazol em efluente de ETE pelo processo de fotolise
UV-C, obtendo-se 97% de inibi¢do da bactéria V. fischeri, apés 4 h de irradiacio com a
adicdo de 17 mg L' de H,0, em pH 7,5 a uma concentragdo inicial de 0,1 mmol L' do

farmaco.
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Vale ressaltar que embora durante a aplicacio dos processos de fotdlise e
fotoperoxidacdo tenha ocorrido um aumento da toxicidade aguda para a bactéria V. fischeri,
estes processos podem ser uma alternativa para a degrada¢do dos contaminantes e,
consequentemente, atendimento a uma futura legislacdo em termos de concentracio permitida
para descarte. Além disso, em matrizes reais, a concentracdo dos compostos-alvo é bem
inferior as utilizadas e, a concentracdo dos produtos de degradacdo gerados pode ndo ser o
suficiente para desencadear efeitos agudos na biota aquitica. Portanto, a degradacdo em
concentracOes reais e utilizando testes de toxicidade em diferentes niveis tréficos sao

necessarios para uma melhor avaliagdo do comportamento toxicoldgico.

5.6.4.3 Consumo de H,O,

Figura 31 - Perfil do consumo de H,O; no processo H,O,/UV-C durante a degradacdo dos
farmacos: dgua desionizada (A), dgua de rio (B) e efluente de ETE (C). Condicdes iniciais:
[Farmacos] = 1,80 pmol L'l; [H20,] = 4,0 mg L'e pH = 5,8 (4gua de rio e desionizada) e
[H,0,] = 64,0 mg L' e pH = 7,7 para efluente de ETE.
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100

Na matriz de agua desionizada (Figura 31A) o consumo de H,;O, aumentou
gradativamenteaté 120 min de irradiacdo, chegando a um consumo de 80% de H,0,. Ao se
adicionar Fez+, o consumo de H,O, foi maior em todos os intervalos e tempo analisados
atingindo 90% de consumo em 120 min de reacdo. Isto pode ser atribuido a presenca de Fe*
ocasionando o processo foto-Fenton que gera maior nimero de radicais hidroxilas (PAIVA et
al., 2018; RICARDO et al., 2018).

Em 4gua de rio (Figura 31B), o consumo de H,O, chegou a 71 (matriz in natura) e
76,1 mg L' em 120 min de irradiacdo. Onde foi necessario realizar uma tnica reposicao em
45 mim de reacdo para ambos os experimentos com esta matriz.

Na matriz de efluente de ETE (Figura 31C) o consumo de H,O, foi de 59 mg L!
(92%) em 120 min de reacdo. Ao se adicionar a mistura dos fairmacos, o consumo de peroxido
aumentou para 62 mg L'a patir de 120 min de irradiacdo, ndo sendo significativo.

Em relacdo as matrizes de 4gua desionizada e de rio observa-se que para a dgua de rio
houve necessidade de realizar uma reposicao de H,O, apds 45 min de reacdo, podendo ser
atribuido a presenca de matéria orginica e opticamente ativas que competem pelos
radicais hidroxilas gerados, gerando um maior consumo de H,O, (AFONSO-OLIVARES;
SOSA-FERRERA; SANTANA-RODRIGUEZ, 2017; ZHANG et al., 2017).

Em relacdo a composicdo das matrizes, observa-se que em efluente de ETE, a
concentracdo de H,O, € 16 vezes maior em relagdo a dgua desionizada e 8 vezes maior em
relacdo a agua de rio, isto pode ser atribuido a maior carga organica encontrada em efluente
de ETE, necessitando de maior concentracdo de H,O, para se atingir elevadas eficiéncias de

degradacao.

5.7 Experimentos de fotocatalise heterogénea com TiO,/UV-A
5.7.1 Adsorgdo dos farmacos em TiO;

O estudo de adsor¢ao dos farmacos na superficie do catalisador foi realizado com o
intuito de se conhecer a contribuicdo do processo adsorcdo-dessor¢do na remocdao dos
compostos em estudo (CHEN et al., 2017; KOLTISAKIDOU et al., 2017).

Pode ser observado que todos os farmacos sdo adsorvidos pela superficie do
catalisador com maior porcentagem de adsorcdo até 30 min, mantendo-se constante até

40 min (Figura 32), posteriormente inicia-se o processo de dessor¢do até 120 min.
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Figura 32 - Avalia¢do da adsor¢ao-dessorcao dos farmacos na superficie do semicondutor
em agua de rio. Condicao inicial: [Farmacos] = 1,8 umol Lt [TiO;] = 80 mg Lt pH =5.8
(natural da solucao).
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Fonte: Paniagua, 2018.

Com base nestes resultados, antes de se iniciar o processo de fotodegradacdo
seria necessario deixar o conjunto sob agitacdo magnética por um periodo de 120 min, para
atingir o equilibrio de adsorc¢do-dessorcdo, o que para uma aplicacdo real ficaria inviavel.
Diante deste contexto, foram feitos dois experimentos, sendo um deles com a solucdo apds
etapa do equilibrio de adsor¢do-dessorcao (120 min) e outro irradiando diretamente a solugdo

ap6s adigdo de TiO, (Figura 33).

Figura 33 — Comparacdo na degradacdo dos farmacos utilizando solucdes sem (simbolos
fechados) e com (simbolos abertos) estabelecimento de equilibrio de adsor¢do-dessor¢do.
Condicao inicial: [Farmacos] = 1,8 umol L'l; [TiO;] = 80 mg L'l; pH =5,8.

1,0

0,8 4

(=}
)
o
o
<
E
S 4
& 0,6
~
B
S 041
g ]
8 ool T HCTZ
= 7] —a—NAP
1 —a— GEN
050 T T T T T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120

Tempo (min)

Fonte: Paniagua, 2018.
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Pela Figura 33, observou-se que ndo houve diferenca significativa na degradacao dos
farmacos com ou sem o estabelecimento do equilibrio de adsor¢do-dessor¢cdo, ndo sendo
necessario deixar a amostra sob agitacdo magnética durante 120 min para atingir o0 mesmo, o
que viabiliza a aplicacdo deste processo. Sendo assim, 0s experimentos posteriores serao

realizados irradiando a soluc¢@o logo apds a adicao e suspensao do TiO,.

5.7.2 Influéncia da concentragdo de TiO; na degradagdo dos farmacos

Partindo-se dos experimentos de fotdlise realizados para a radiacio UV-C
apresentados e discutidos na Figura 25 no item 5.6.1 na pagina 83, verificou-se que a fot6lise
possui maior influéncia sob a degradacao dos firmacos nos pH 5,8 (AD e AR) e 6,0 (ETE),
porém este ultimo foi fixado em 7,7 por ser o pH natural desta matriz.

Com o intuito de se avaliar a influéncia da concentragdo de TiO, combinado com a
radiacao UV-A no processo de fotocatalise, foram avaliadas as concentracdes de 50, 100, 150
e 200 mg L' de TiO,, para as matrizes de AD e AR e 150, 300, 450 e 600 mg L™ de TiO,

para a matriz de efluente de ETE, conforme Figura 34.

Figura 34 - Influéncia da concentracido de TiO, na degradac¢do dos farmacos: HCTZ (A,B e
C);, NAP (D, E e F); e GEN (G, H e I). Condicdes iniciais: [Farmacos] =
1,80 umol L pH 5,8 (AD e AR) e pH 7,7 (ETE).
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Fonte: Paniagua, 2018.

Pela Figura 34, observou-se que a adicdo de TiO, proporcionou um aumento na
eficiéncia de degradacdo dos compostos-alvos, para todas as matrizes avaliadas, em relagcdo
fotolise direta (UV-A).

Em 4gua desionizada, apés 120 min e pH 5,8 (natural), na presenca de 50 mg L' de
Ti0, foi obtida uma eficiéncia de 71% para a HCTZ (Figura 34A) e GEN (Figura 34G) e 59%
para o NAP (Figura 34D). Ao duplicar a concentragdo do fotocatalisador, ocorreu um
aumento para 77, 76 e 75%, respectivamente para HCTZ, NAP ¢ GEN. Com 150 mg L™ de
TiO,, alcangou-se 82% (HCTZ), 90% (NAP) e 91% (GEN). Ao se utilizar 200 mg L' do
fotocatalisador, observou-se uma diminui¢@o na eficiéncia de degradacdo que atingiu 78, 72 e
80%, respectivamente para HCTZ, NAP e GEN, sendo que estas eficiéncias estdo muito
préximas as encontradas quando se utilizou 100 mg L' de TiO,.

Em 4gua de rio, verificou-se uma diminuic@o na eficiéncia de degradagao para todos
os farmacos e em todas as concentragdes de TiO, utilizadas em relacdo a matriz de 4gua

desionizada. Para a concentra¢do de 150 mg L' do fotocatalisador, obteve-se 75, 78 e 78%,
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respectivamente, para HCTZ (Figura 34B), NAP (Figura 37E) e GEN (Figura 34H) ap6s 120
min de irradiagdo.

Na matriz de efluente de ETE, em funcdo da maior quantidade de carga organica
avaliou-se maiores concentragdes de TiO,, sendo que a concentracdo de 150 mg L' foi
estipulada como menor concentragdo de trabalho, a fim de se comparar posteriormente com a
eficiéncia obtida para as duas matrizes anteriores, onde tal concentracdo apresentou a melhor
eficiéncia. Para a HCTZ (Figura 34C), foi obtida uma eficiéncia de degradacdo de 46%
utilizando-se 150 mg L' do fotocatalisador, 56% (300 mg L'l) e 98% (450 e 600 mg L'l) em
240 min de irradiacdo; o NAP (Figura 37F) obteve-se 49% (150 mg L") e 55% (300 mg L™),
nas concentracdes de 450 e 600 mg L' de TiO, alcancou-se eficiéncia de degradacio abaixo
do LD para o NAP; para o GEN (Figura 371) foi obtido 43% (150 mg L'l), 62% (300 mg L'l),
73% (450 mg L) e 70% (600 mg L™).

Em relacdo a composi¢do da matriz, observou-se uma diminui¢do na eficiéncia de
degradacdo em fun¢do da maior complexidade da matriz que possui maior quantidade de
matéria organica e anions, que competem pelos radicais hidroxilas, diminuindo sua
disponibilidade e consequentemente afetando sua eficiéncia na degradacio dos compostos
alvos (RIDRUEJO et al., 2017; ZHOU et al., 2015).

Com relagdo a concentracdo do TiO,, observou-se que a eficiéncia de degradacio dos
compostos-alvos ocorre até uma determinada concentracdo do fotocatalisador, apresentando
reducdo na eficiéncia em concentracdes mais elevadas, isto pode ser atribuido a: (i) reducdo
da quantidade de fotoenergia que € transferida ao meio em fun¢do da maior turbidez conferida
pelas particulas do catalisador que possui um efeito inibidor sobre a penetracdo da luz, em
funcdo da diminuicdo da quantidade de fbétons que serdo efetivamente transferidos
(ABDEL- WAHAB et al., 2017; GOGATE; PANDIT, 2004; KOLTISAKIDOU et al., 2017);
e (i1) pode haver agregacdo das particulas do catalisador em suspensdo, diminuindo a area
superficial que contém os sitios ativos (JUNIOR et al., 2017; THAKUR; CHAUDHARY;
SINGH, 2017).

A fim de se reforcar a escolha da melhor concentracdo de TiO, para as matrizes em
estudo, foi determinado a constante cinética, o coeficiente de correlagdo e o tempo de
meia-vida como parametros cinéticos.

A constante cinética foi determinada para os farmacos nas diferentes matrizes, sendo
obtidos maiores valores para HCTZ de 0,26, 0,23 e 0,13; para o NAP 0,37, 0,23 € 0,18; e para
o GEN 0,39, 0,24 € 0,16, respectivamente, para AD, AR e efluente de ETE.
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O coeficiente de correlacao foi determinado, obtendo-se os valores 0,90, 0,99 e 0,96
para a HCTZ; 0,97, 0,99 e 0,90 para o NAP e 0,96, 0,94 e 0,98 para o GEN para as matrizes
AD, AR e efluente de ETE, respectivamente.

O tempo de meia-vida foi calculado para os farmacos em estudo, obtendo-se 2,7, 3,0 e
5,3 min para HCTZ, 1,9, 3,0 e 3,9 min para o NAP e 1,8, 2,9 e 4,3 min para o GEN,
respectivamente, para AD, AR e efluente de ETE. Observou-se que, os tempos de meia-vida
da AD e AR sao ligeiramente diferentes, porém ao se comparar a AR e o efluente de ETE a
diferenca de tempo aumenta para HCTZ (3 vezes), NAP (2 vezes) e o GEN (2 vezes)

utilizando-se a mesma concentracdo de TiO, em relacdo a AR, conforme Tabela 20.

Tabela 20 - Dados de cinética referente a otimizacdo da concentracdo do fotocalisador no
processo TiO,-UV-A para agua desionizada, rio e efluente de ETE.

[TiO,] k R’ ti
Farmaco Matriz (mg LY (min™) (min)
0 0,017 0,90 40,8
50 0,21 0,98 33
AD 100 0,23 0,96 3,0
150 0,26 0,90 2,7
200 0,24 0,98 2,9
0 0,019 0,88 36,5
50 0,14 0,97 4,9
HCTZ AR 100 0,16 0,97 4,2
150 0,23 0,99 3,0
200 0,19 0,99 3,6
0 0,0053 0,90 130,0
150 0,048 0,95 14,4
ETE 300 0,078 0,95 8,9
450 0,13 0,96 5,3
600 0,31 0,97 2,2
0 0,049 0,92 14,2
50 0,15 0,90 4,6
AD 100 0,23 0,90 3,0
150 0,37 0,97 1,9
200 0,19 0,93 3,6
0 0,019 0,88 36,5
NAP 50 0,11 0,85 6,3
AR 100 0,17 0,97 43
150 0,23 0,99 3,0
200 0,19 0,89 3,7
0 0,0086 0,95 80,6
ETE 150 0,098 0,98 7,1
300 0,12 0,92 5,8
450 0,18 0,90 3,9
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[TiO;] k ti
Farmaco Matriz (mg LY (min™) R? (min)
NAP ETE 600 0,15 0,93 4,6
0 0,023 0,93 30,1
50 0,20 0,98 3,4
AD 100 0,21 0,93 3,2
150 0,39 0,96 1,8
200 0,26 0,93 2,7
0 0,020 0,98 34,7
50 0,11 0,97 6,0
GEN AR 100 0,17 0,98 42
150 0,24 0,94 2,9
200 0,17 0,92 4,0
0 0,012 0,99 57,8
150 0,067 0,97 10,3
ETE 300 0,13 0,96 5,3
450 0,16 0,98 43
600 0,16 0,99 43

Fonte: Paniagua, 2018.

5.7.3 Influéncia da concentragdo de H,O, combinado com TiO, na degradacao dos

Jdrmacos

O uso de H,O, combinado com o processo TiO,/UV-A, pode resultar em uma melhor

eficiéncia de degradagdo em relacdo ao uso isolado do fotocatalisador. Para tanto, avaliou-se a

concentracao de H,O; (1,0; 3,0; 6,0 € 9,0 mg L'l) para AD e AR e (50, 100, 150 e 200 mg L‘])

para efluente de ETE, conforme a Figura 35.

Figura 35 - Influéncia da concentracio de H,O,, no processo TiO,/UV-A durante a
degradacao dos farmacos: HCTZ (A, B e C), NAP (D, E e F) e GEN (G, H e I). Condicdes
iniciais: [Farmacos] = 1,80 pmol L™; [TiO,] = 150 (AD e AR) e 450 mg L (ETE); pH = 5,8

(AD e AR) e 7,7 (ETE).
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Pela Figura 35, observou-se que a concentracdo de H,O, ocasionou uma maior
eficiéncia de degradacdo em relagdao ao processo TiO,/UV-A, para todos os farmacos nas
matrizes de AD e AR.

Em agua desionizada, a adi¢do de 1,0 mg L' de H,0, apresentou melhor resultado
somente para 0 NAP (Figura 35D) ao reduzir o tempo de 240 min (TiO,/UV-A) para 60 min
para se obter a mesma eficiéncia de degradacdo. Ao triplicar a concentra¢do de H,O,, houve

melhor resultado somente para o GEN (Figura 35G) reduzindo o intervalo de tempo de 100
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para 80 min para se atingir a mesma eficiéncia em relacdo a 1,0 mg L' de H,O,. Ao se utilizar
6,0 mg L™ de peréxido, ocorre aumento na eficiéncia de degradacio para todos os farmacos,
sendo de 82% (HCTZ) é alcancada em 80 min de reacdo; o NAP atingiu 95% em 40 min; o
GEN atingiu 91% em apenas 60 min,

Em agua de rio observou-se para o NAP (Figura 35E) aumento na eficiéncia de
degradacido, obtendo-se 78% em 60 e 40 min, respectivamente, nas concentracdes de 1,0 e 3,0
mg L' de H,0,. O GEN (Figura 351), apresentou aumento na eficiéncia de degradagdo ao se
adicionar o H,O; nas concentra¢cdes mencionadas anteriormente, sendo possivel atingir a
eficiéncia de 78% em 80 e 60 min, respectivamente. Com a adicdo de 6,0 mg L' de H,0,, a
HCTZ apresentou a mesma eficiéncia em 80 min; o NAP aumentou para 87% e o GEN um
ligeiro aumento (82%) em 60 min.

Para as matrizes de AD e AR observou-se que o uso de 9,0 mg L'de H,0O, ocasionou
uma diminui¢do na eficiéncia de degradacdo para os farmacos em estudo, podendo ser
atribuido ao fato de que o uso de H,O, em altas concentracdes pode reduzir a eficiéncia do
processo, uma vez que poderd ser adsorvido sobre o fotocatalisador modificando sua
superficie e levando-o a diminui¢do de sua atividade catalitica (LEDAKOWICZ; GONERA,
1999; NOSAKA; NOSAKA, 2017).

Em efluente de ETE, observou-se que a adi¢do de H,O,, ocasionou antagonismo no
processo de degradacdo, diminuindo a eficiéncia em relacdo ao uso isolado do fotocatalisador
nas concentragdes de 50, 100, 150 e 200 mg L de perdxido para a HCTZ e o NAP. Isto pode
ser atribuido a capacidade do H,O, se adsorver sobre a superficie do fotocatalisador,
diminuindo o nimero de hidroxilas disponiveis na superficie do TiO; e da eficiéncia fotonica
produzida na superficie do fotocatalisador, implicando em menor eficiéncia de degradacdo
(EGERTON; PURNAMA, 2014; Y, NOSAKA; A, NOSAKA, 2017; SAHEL et al., 2016).

A fim de se confirmar a otimizagdo realizada para a influéncia da concentracdo de
H,0; no processo TiO,/UV-A para ambas as matrizes, foi determinado alguns parametros
cinéticos.

A constante cinética foi determinada para os farmacos nas diferentes matrizes, sendo
obtido o valor de 0,36, 0,67 e 0,52, respectivamente para HCTZ, NAP e GEN em &4gua
desionizada utilizando-se 6,0 mg L' de H,0,. Em 4agua de rio, obteve-se a melhor condi¢ao
na mesma concentragao de peréxido utilizada para dgua de rio, sendo determinado 0,32, 0,57
e 0,47 para HCTZ, NAP e GEN, respectivamente. Na matriz de efluente de ETE, foi obtido
0,34 (HCTZ), 0,36 (NAP) e 0,16 (GEN) na auséncia de peroxido. O coeficiente de correlacdo
foi determinado, obtendo-se os valores 0,91, 0,98 e 0,97 para a HCTZ; 0,94, 0,92 e 0,93 para
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o NAP; 0,95, 0,96 e 0,98 para o GEN, respectivamente, para AD, AR e efluente de ETE.
Sendo que os coeficientes determinados na matriz de efluente de ETE foram determinados
na auséncia de H,O».

O tempo de meia-vida foi calculado para os farmacos em estudo, obtendo-se 1,9; 2,2 e
3,5 min para HCTZ, 1,0; 1,2 e 1,9 min para o NAP; 1,3 1,5 e 4,3 min para o GEN,
respectivamente, para AD, AR e efluente de ETE. Observou-se que, os tempos de meia-vida
da AD e AR sao ligeiramente diferentes, porém ao se comparar a AR e o efluente de ETE a
diferenca de tempo aumenta para HCTZ (2 vezes), NAP (1,5 vezes) e o GEN (3 vezes)
utilizando-se uma concentracdo trés vezes maior de TiO, para ETE em relacdo a AR,

conforme Tabela 21.

Tabela 21 - Dados de cinética referente a otimizacao da concentracao de H,O; no
processo TiO,/UV-A para 4gua desionizada, rio e efluente de ETE.

Farmaco Matriz [H,0,] k R? tis
(mg L™ (min™) (min)

0 0,27 0,98 2,6

1 0,27 0,94 2,6

AD 3 0,30 0,90 2.3

6 0,36 0,91 1,9

9 0,29 0,90 2,4

0 0,23 0,98 3,1

1 0,23 0,99 3,1

HCTZ AR 3 0,26 0,97 2,7

6 0,32 0,98 2.2

9 0,25 0,95 2.8

0 0,34 0,96 2,0

50 0,15 0,86 4,6

ETE 100 0,29 0,97 2,4

150 0,24 0,97 2,9

200 0,20 0,99 3,5

0 0,37 0,96 1,9

1 0,54 0,99 1.3

AD 3 0,59 0,96 1,2

6 0,67 0,94 1,0

9 0,63 0,96 1,1

0 0,25 0,90 2,8

1 0,42 0,96 1,7

AR 3 0,50 0,94 1.4

NAP 6 0,57 0,92 1,2

9 0,54 0,96 1.3

0 0,36 0,93 1,9

ETE 50 0,29 0,97 2,4

100 0,26 0,97 2,7
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Continuacgio da Tabela 21

Farmaco Matriz [H,0,] k R’ tiz
(mg L") (min™) (min)

150 0,26 0,90 2,7

NAP ETE 200 0,25 0,95 2,8

0 0,39 0,96 1,8

1 0,43 0,96 1,6

AD 3 0,43 0,94 1,6

6 0,52 0,95 1,3

9 0,39 0,96 1,8

0 0,27 0,97 2,6

1 0,33 0,98 2,1

GEN AR 3 0,36 0,99 1,9

6 0,47 0,96 1,5

9 0,37 0,97 1,8

0 0,16 0,99 43

50 0,20 0,97 3,5

ETE 100 0,17 0,96 4,1

150 0,16 0,98 43

200 0,15 0,91 4,6

Fonte: Paniagua, 2018.

5.7.4 Consumo de H,0;

O consumo de H,0, foi monitorado durante o estudo da influéncia da [H,O;] no processo
TiO,/UV-A, uma vez que o consumo € maximo a partir de uma determinada concentragdo.
Para tanto, avaliou-se a concentracido do H,O, (1,0; 3,0; 6,0 € 9,0 mg L'l) em AD e AR e (50,
100, 150 e 200 mg L") para ETE na degradacdo da mistura dos farmacos (Figura 36).

Figura 36 — Perfil do consumo de H,O, no processo TiO,/UV-A durante a degradagdo dos
farmacos: (A) dgua desionizada, (B) agua de rio e (C) efluente de ETE. Condicdes iniciais:
[Farmacos] = 1,80 umol L™; [TiO,] = 150,0 mg L' (AD e AR) e 450,0 mg L™ (Efluente de
ETE) pH = 5,8 (AD e AR) e 7,7 (Efluente de ETE).
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A Figura 36, evidéncia o consumo de H,O, para as trés matrizes avaliadas no presente
trabalho. Para a 4gua desionizada (Figura 36A), foram avaliados as quatro concentragdes de
H,0; mencionadas anteriormente, sendo obtido 75, 86, 99 e 92% de consumo de perdxido,
respectivamente, em 120 min.

Para a dgua de rio (Figura 36B), avaliaram-se as mesmas concentracdes de H,O, em
relacdo a dgua desionizada, sendo obtido, 87, 85, 93 e 97% de consumo, respectivamente, no
mesmo intervalo de tempo.

Na matriz de efluente de ETE (Figura 36C), obteve-se um consumo de 93 e 96%,
respectivamente, para 50 e 100 mg L'de H,0,. Para as concentra¢des de 150 e 200 mg L'l, 0
consumo de H,O, chegou a valores abaixo do LD da curva de calibragdo.

Para todas as matrizes avaliadas, observou-se que o consumo de peroxido atinge um
maximo em determinada concentracdo, sendo de 6,0 mg L (AD e AR) e 150 mg Lt
(efluente de ETE). Esta diminui¢cdo no consumo ao se elevar a concentracao, esta associada a
existéncia de reacOes paralelas ineficientes que levam o H,O; a atuar como um sequestrador
de radicais hidroxilas, diminuindo a eficiéncia de degradacdo do composto-alvo

(AFONSO-OLIVARES et al., 2016; ZHANG et al., 2017).

5.7.5 Aplicacdo da melhor condigdo de TiO,/UV-A — Radiagdo artificial

Apo6s determinar as melhores condi¢des experimentais para os processos de fotdlise
UV-A e fotocatélise heterogénea com adicao de perdxido (TiO,/H,0,/UV-A), realizou-se um
conjunto de experimentos com o objetivo de se verificar a reprodutibilidade dos resultados,

bem como avaliar o comportamento das melhores condi¢cdes otimizadas em um intervalo de
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tempo maior. Além disso, a partir de tais experimentos avaliou-se também a quantidade de
carbono orgénico dissolvido e a toxicidade para a bactéria V. fischeri.

Para avaliar a eficiéncia de degradacdo, dobrou-se o tempo em relagdo ao utilizado nos
experimentos de otimiza¢do para as matrizes de 4dgua desionizada e de rio, conforme
apresentado e discutido na Figura 34. J4 a matriz de efluente de ETE, foi avaliada durante
240 min (Figura 34), sendo extendido o tempo de irradiacdo para 360 min nas melhores
condi¢cdes otimizadas anteriormente, obtendo-se o perfil de degradac¢do conforme apresentado

na Figura 37.

Figura 37 - Perfil de degradacdo obtido nas melhores condi¢des otimizadas na fot6lise UV-A
e TiO,/H,0,/UV-A na degradacdo dos farmacos: HCTZ (A, B e C), NAP (D, E e F) e GEN
(G, H e I). Condigdes iniciais: [Farmacos] = 1,80 pmol L [Fez+] = 0,5 mg L! (AD);
pH = 5,8 (AD e AR) e 7,7 (efluente de ETE); [H,O,] = 6,0 mg L! (AD e AR);
[TiO,] = 150, 0 mg L™ (AD e AR) e 450,0 mg L™ (efluente de ETE).
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Na matriz de 4dgua desionizada, a fot6lise UV-A proporcionou uma eficiéncia de
degradacdo de 31, 27 e 32%, respectivamente para HCTZ, NAP e GEN apds 240 min.
Adicionando-se o TiO, verificou-se um sinergimo com a fotdlise UV-A, levando a uma
eficiéncia de degradacdo abaixo do LD, obtido pelo método visual, de cada farmaco
(HCTZ e NAP) em 180 min e do GEN em 120 min de reagdo. Combinando-se 0 processo
TiO,/UV-A com a adi¢do de H,O,, observa-se tanto um aumento na eficiéncia de degradagdo
quanto a reducdo no tempo de reacdo em relacdo a fotocatilise heterogénea, obtendo-se uma
degradacdo de 95% (HCTZ) em 120 min e total (NAP e GEN) em 60 min de reacdo, onde
realizou-se reposi¢do de H,O, a cada 15 min de reacdo, resultando em um consumo final de
76,1 mg L' de H,0,. Este aumento no consumo de H,O, pode ser atribuido a adsor¢do dos
radicais hidroxilas na superficie do catalisador, conforme ja apresentado e discutido pela
Figura 35 no item 5.7.3 na pagina 108 e relatado nos trabalhos de Lofrano e colaboradores
(2018) e Sagi e colaboradores (2018).

Na matriz de dgua de rio, observou-se que a fot6lise UV-A apresentou uma eficiéncia
chegando a 26% (HCTZ) , 32% (NAP e GEN) em 240 min de irradiacdo. Aplicando-se o
processo TiO,/UV-A, a eficiéncia de degradacdo foi total para todos os farmacos em 240 min.
Ao se adicionar H,O, ao processo TiO,/UV-A, observou-se uma a diminui¢do no tempo de
irradiacdo para todos os farmacos, apresentando uma eficiéncia de abaixo do LD obtido para
todos os farmacos no intervalo de tempo de 60 min (NAP) e 180 min (HCTZ e GEN) de
reacdo, destaca-se que a reposicdo do H,O, foi realizada - em média - a cada 15 min
resultando em um consumo final de 102,0 mg L. Isto pode ser atribuido a presenca de
substancia humicas que competem tanto pelos radicais hidroxilas gerados, quanto pela
saturacdo dos sitios de adsorcdo na superficie do fotocatalisador conforme ja apresentado e
discutido pela Figura 34 e nos trabalhos de Ledakowicz e Gonera (1999) e Nosaka e Nosaka
(2017).

No efluente de ETE ao se aumentar o tempo de radiacdo para 360 min, a fotdlise
UV-A aumenta a eficiéncia de degradacdo para 37% (HCTZ), 61% (NAP) e 51% (GEN).
Aplicando-se o processo TiO,/UV-A , observou-se um aumentou na eficiéncia de degradacao
em relacdo ao uso da fotolise isolada, levando a degradacdo de todos os farmacos, a valores
abaixo do LD obtido pelo méto visual em 300 min de irradiacdo. Nao se avaliou a adicdo de
H,0,, uma vez aumentou a eficiéncia de degradacdo conforme ji apresentado e discutido pela
Figura 35 e pelos trabalhos de Egerton e Purnama (2014), Nosaka e Nosaka (2017) e Sahel e
colaboradores (2016).



5.7.5.1 Determinacdo de Carbono Orgdnico Dissolvido (COD)

117

A fim de se verificar a eficiéncia de mineralizacio dos compostos - alvos,

garantindo ndo sé sua degradacdo, mas também a sua conversio a CO, e H;O

(RUEDA—MARQUEZ et al., 2016; SILVA et al., 2018) realizou-se a determinacdo de COD

em todas as matrizes avaliadas nas melhores condi¢des otimizadas anteriormente, conforme

apresentado na Figura 38.

Figura 38 - Concentracdo de COD nas melhores condicdes otimizadas na fotolise UV-A e
TiO,/H,0,/UV-A na degradagdo dos fairmacos: Condigdes iniciais: [Farmacos] = 1,80 umol
L'l; pH = 5,8 (AD e AR) e 7,7 (efluente de ETE); [H,O:] = 6,0 mg Lt (AD e AR);
[TiO;] = 150,0 mg L! (AD e AR) e 450,0 mg L! (efluente de ETE)
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Na matriz de agua desionizada (Figura 38A) a fotdlise UV-A proporcionou 19% de

mineralizacdo, aumentando para 38% ao se aplicar o processo TiO,/UV-A e atingindo 65%

adicionando-se 6,0 mg L' de H,0, (com reposi¢do a cada 20 min ) até 240 min de reagdo,

resultando em um consumo de H,O, de 76,1 mg L. An e colaboradores (2015), obtiveram
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uma degradacdo total e 80% de mineralizacio do farmaco aciclovir (50 pmol L'l), ao se
utilizar 500 mg L' de TiO, em pH 6,37. No trabalho de Rayaroth, Aravind e Aravindakumar
(2018), foi obtido 75% de mineralizagdo do farmaco lidocaina (2,0 mg L'l) em agua
desionizada utilizando-se 250 mg L' de TiO, em pH 5,5, obtendo-se 75% de mineralizagao
apo6s 360 min de irradiacao.

Na matriz de adgua de rio (Figura 38B), a radiacdo UV-A aplicada na matriz sem a
adi¢do dos farmacos atingiu 29% de mineralizacdo, aplicando-se o processo TiO,/UV-A a
mineralizacdo aumentou para 60%. Com a adicdo dos farmacos a matriz, a fotdlise ocasionou
uma mineraliza¢do de 36%. Combinando o processo TiO,/UV-A com H,0; (6,0 mg L'l) a
mineralizacio chegou a 85%. Reforca-se que foi realizada a reposi¢dao de H,O, a cada 15 min,
chegando a um consumo total de 102 mg L.

Em efluente de ETE (Figura 38C), a radiacdo UV-A aplicada na matriz sem a
presenca dos firmacos levou a uma mineralizacio de 25%. Ao se adicionar 450 mg L' de
TiO, a mineralizacdo chega a 72%. Com a adicdo dos farmacos a matriz, a fot6lise UV-A
sofre um ligeiro aumento (28%) e ao se adicionar 450 mg L' do fotocatalisador, a
mineralizacdo atingiu 75%.

Em relacdo a composicao das matrizes, observa-se que o aumento da complexidade
ocasionou a diminui¢do da mineralizacdo dos compostos-alvos, conforme apresentado e
discutido na Figura 34 e no estudo de Matafonova e Batoev (2018).

A agua de rio apresenta uma mineralizacio dos compostos-alvos inferior a agua
desionizada, podendo ser atribuido a presenca de matéria orginica que saturam os sitios de
adsor¢do presentes no TiO, e competem pelos radicais hidroxilas, diminuindo assim a
mineralizacdo dos compostos-alvos (DUTA; ANDRONIC; ENESCA, 2018; SAGI et al.,
2018;).

Na matriz de efluente de ETE, observa-se que a adicdo de TiO, ndo aumenta
bruscamente a mineraliza¢do, conforme observado para as outras duas matrizes. Isto pode ser
atribuido a enorme quantidade de matéria orgéanica que associada a grande quantidade de TiO,
(450 mg L'l) dificulta a penetracdo da radiacdo UV-A na amostra em funcdo da enorme
turbidez gerada. Além disso, a matéria organica satura os sitios de adsorcdo presentes no
TiO,, diminuindo a geracdo de radicais hidroxilas que reagem com a matéria organica.
Observa-se ainda que a mineralizagdo obtida para os compostos-alvos € a menor em relagdo
as matrizes avaliadas, conforme discutido anteriormente (DUTA; ANDRONIC; ENESCA,
2018; KITSIOU et al., 2018).
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5.7.5.2 Toxicidade com V. fischeri

A fim de se avaliar a evolu¢do da toxicidade aguda para a bactéria V. fischeri,
utilizando o processo de fotdlise UV-A, TiO,/UV-A e a adicdo de H,O, ao processo
TiO,/UV-A. Para tanto, foram realizados oito experimentos (Figura 39A, B e C), nas
matrizes avaliadas nas melhores condi¢des otimizadas anteriormente, sendo: i) dois para a
matriz de dgua desionizada (processos TiO,/UV-A e TiO,/ H,O,UV-A); ii) quatro para a
matriz de 4gua de rio (fotdlise UV-A da matriz com e sem a adi¢do dos farmacos, processo
TiO,/UV-A e TiO,/H,0,/UV-A com adicdo de farmacos) e iii) quatro para a matriz de
efluente de ETE (processo UV-A, TiO,/UV-A na matriz sem os firmacos e aos mesmos

processos com a adi¢do dos farmacos), conforme a Figura 39.

Figura 39 - Inibicdo da bactéria V. fischeri, nas diferentes matrizes sob as melhores
condic¢des otimizadas na fotdlise UV-A, TiO,/ UV-A e TiO,/H,0,/UV-A na degradacao dos
farmacos: Condig¢des iniciais: [Farmacos] = 1,80 pmol L pH = 5,8 (AD e AR) e 7.7
(efluente de ETE); [H,0,] = 6,0 mg L™ (AD e AR); [TiO,] = 150,0 mg L' (AD e AR) e 450,0
mg Lt (efluente de ETE).
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Na matriz de dgua desionizada (Figura 39A) o emprego da fotdlise UV-A levou a 19%
de inibicdo ap6s 240 min de irradiacdo, aumentando para 70% com o uso do processo
TiO,/UV-A. Combinando-se a adi¢cdo de H,0, (6,0 mg L'l) ao processo TiOy/UV-A a
inibicao da V. fischeri chegou a 99%, sendo realizado a reposicao de H,O, a cada 15 min de
reacdo. Em todos os processos avaliados, observou-se um aumento na inibi¢do da toxicidade
em relagdo a solugdo inicial (1%), indicando que a degradacdo dos compostos-alvos geram
subprodutos mais téxicos do que os compostos iniciais (SECRETAN et al., 2018).

A matriz de 4gua de rio (Figura 39B) apresentou uma inibi¢do inicial de 6%, ao se
aplicar o processo de fotdlise UV-A, a inibi¢do aumentou para 23% (matriz in natura) e 25%
(com adi¢do dos farmacos) apos 240 min de irradiacdo. Aplicando-se o processo TiO,/UV-A
a inibicdo chegou a 66% apo6s 240 min de reacdo. Combinando-se a adi¢do H,O; (6,0 mg L‘l)
ao processo TiO,/UV-A a toxicidade aumentou para 77%, apdés 240 min de reagdo.
A toxicidade proveniente da matriz pode ser atribuida a presenga de substincias organicas que
se degradam gerando subprodutos mais toxicos do que originalmente na matriz in natura
antes da degradacdo (GORENOGLU et al., 2018; TURKAY et al., 2018).

Na matriz de efluente de ETE (Figura 39C), sem a adi¢do dos farmacos, apresentou
uma toxicidade inicial de 50%, chegando a 79% apds 360 min de irradiacdo UV-A.
Aplicando-se o processo de TiO,/UV-A, a inibicdo aumenta ligeiramente para 85%.
Ressalta-se que a adicdo do H,O, ndo ocasionou aumento na efici€éncia de degradacdo
conforme apresentado e discutido na Figura 35 no item 5.7.3 na pagina 108.

Ao se adicionar a mistura dos farmacos na matriz, ap6és 360 min de irradiacdo,
a inibicdo para a bactéria permanece praticamente constante em relacdo a toxicidade obtida
somente para a matriz. Aplicando-se o processo TiO,/UV-A, observou-se um ligeiro aumento
na inibicdo da bactéria, atingindo 89%. Esta pequena diferenca de inibi¢do se deve ao
excesso de matéria organica que possui substancias que geram subprodutos toxicos em maior
quantidade do que os farmacos de origem, em fungdo da alta concentracio de matéria
organica presente nesta matriz (RICARDO et al., 2018). No trabalho de Lofrano e
colaboradores (2018), obteve-se 91% de eficiéncia de degradacdo do farmaco espiramicina
(30 pg L"), utilizando-se 100 mg L™ de TiO,, apés 80 min de irradiacdo gerando uma

inibicdo de 18% a mais em relacdo a toxicidade da matriz sem a adicdo dos farmacos.
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Apesar de também ter ocorrido um aumento da toxicidade aguda para a bactéria
V. fischeri durante fot6lise UV-A e fotocatélise heterogénea com irradiacdo artificial ou solar,
estes processos também podem ser alternativas para a degradacdo dos compostos-alvo,

conforme mencionado previamente na Secdo 5.6.4.2

5.7.5.3 — Consumo de H>O;

Figura 40 - Perfil do consumo de H,0O, no processo TiO,/H,0,/UV-A durante a degradagdo
dos farmacos: 4gua desionizada (A) e dgua de rio (B). Condic¢des iniciais: [Farmaco] = 1,80
umol L; [H,0,]=6,0mg L"; pH=5,8 ¢ [TiO,] = 150 mg L™
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Fonte: Paniagua, 2018.

Na matriz de agua desionizada (Figura 40A) o consumo de H,O, chegou a 76,0 mg
L', sendo reposto a cada 15 min, apés 240 min de irradiacio. Em dgua de rio (Figura 40B) o
consumo de H,0, chegou a 96,0 mg L™ sem a adicdo dos farmacos em 240 min de irradiagdo.
Ao se adicionar a mistura dos farmacos na matriz, o consumo de per6xido aumentou para
102,0 mg L' no mesmo intervalo de tempo analisado. O consumo de H,0O, pela matriz in
natura ocorre em funcdo da presenca de matéria organica que competem pelos radicais
hidroxilas. Para a matriz de efluente de ETE ndao houve o acompanhamento do consumo de
H,0; em funcdo de ndo ter resultado em aumento de eficiéncia de degradacdo combinado
com o processo TiO,/UV-A, conforme apresentado e discutido na Figura 35 do item 5.7.3 na

pagina 108.
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5.7.6 Aplicacdo da melhor condigdo de TiO,/UV-A — radiacdo solar

Os experimentos de degradacdo na radiacdo solar foram realizados em func¢do da dose
de energia acumulada (W m™?) determinada anteriormente por meio da medida de tal unidade
em funcdo do tempo pela radiacao artificial na regido de UV-A, obtendo-se uma irradiancia
média de 32,2 £ 0,5 W m? em 300 min, observando-se que o tempo de irradiagdo solar
necessario para se obter a mesma dose de energia em relacdo a artificial foi maior em todos os

intervalos de tempo, conforme a Tabela 22.

Tabela 22 - Dose de energia acumulada em fun¢@o do tempo na radiagdo artificial e solar

Tempo de irradiacao Dose de energia Tempo de irradiacao
Articial (min) Acumulada ( kJ m'z) Solar (min)

30 56,97 41

60 113,79 75

120 229,02 140
180 370,75 230
240 447,66 285
300 523,57 360

Fonte: Paniagua, 2018.

Em funcdo dos experimentos solares se constituirem em um conjunto de oito
experimentos no total e da impossibilidade de serem realizados no mesmo dia, realizou-se em
dois dias seguidos. Logo o tempo de irradiacdo solar necessario para se obter a mesma dose
de energia acumulada em relacdo a artificial, constituiu-se em uma média aritmética dos
tempos obtidos nos dois dias.

Nestes mesmos intervalos de tempo foram coletadas amostras para monitorar a
degradacdo dos farmacos (Figura 41), carbono organico dissolvido (Figura 42), evolucao da
toxicidade aguda para V. fischeri (Figura 43) e consumo de peroxido (Figura 44),

conforme apresentado e discutido abaixo.
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Figura 41 - Perfil de degradacio obtido na radiacdo solar nas melhores condi¢cdes otimizadas
na radiacdo artificial pelos processos fotdlise UV-A, e TiO,/UV-A e TiO,/H,0,/UV-A na
degradacdo dos farmacos: HCTZ (A, B e C), NAP (D, E e F) e GEN (G, H e I). Condicdes
iniciais: [Farmacos] = 1,80 umol L (AD); pH = 5,8 (AD e AR) e 7,7 (efluente de ETE);
[H,0,] = 6,0 mg L' (AD e AR); [TiO,] = 150, 0 mg L™ (AD e AR) e 450,0 mg L™ (efluente
de ETE).
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Na matriz de dgua desionizada a fotolise solar apresentou eficiéncias de degradacdo de

48, 49 e 36%, respectivamente, para HCTZ (Figura 41A), NAP (Figura 41D) e GEN

(Figura 41G) ao ser aplicada uma dose de energia de 448 kJ m™, sendo superiores as obtidas

pela radiacdo artificial conforme a apresentado e discutido na Figura 34 do item 5.7.2 na

pagina 103. Combinando-se a radiacdo solar com TiO,, verificou-se umaumento na eficiéncia

de degradacdo, obtendo-se valores abaixo do LD para a HCTZ; 86% (NAP) e 76% (GEN)

ap6s a aplicacdo de uma dose de energia 448 kJ m™. Adicionando-se 6,0 mg L de H,O, (com

reposicao a cada 20 min) ao processo de TiO,/UV-A observa-se um aumento na eficiéncia de
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degradacdo em relac@o ao processso TiO,/UV-A, levando a degradacao dos farmacos HCTZ e
NAP, abaixo dos seus LD, apos 114 kJ m? e 95% (GEN) com uma dose de 371 kJ m? de
energia. Bhatia e Dhir (2016) obtiveram 74% de eficiéncia de degradacdo apds 360 min de
irradiacdo para o fiarmaco ibuprofeno (25,0 mg L") por intermédio da radiacdo solar
utilizando-se o TiO, (2000,0 mg L'l) em pH 6,0 sob irradiincia de 34 Wm?>.

Na matriz de dgua de rio, a fotdlise solar proporcionou uma eficiéncia de degradacao
de 46% (HCTZ), 48% (NAP) e 44% (GEN) ao se aplicar uma dose de energia de 448 kJ m?
acumulada em 285 min de reacdo, sendo superiores aos obtidos pela radiacdo artificial,
conforme Figura 34. Combinando-se a fotdlise solar com o TiO; observou-se um aumento na
eficiéncia de degradacgdo, obtendo-se uma eficiéncia de degradagdao 94% para a HCTZ (229 kJ
m?), 84% para o NAP e 75% para o GEN com uma dose de energia de 448 kJ m™. Estes
resultados foram inferiores aos obtidos pela radiacdo artificial, conforme Figura 34 no item
5.7.2 na pagina 103. Adicionando-se H;O; ao processo TiO,/UV-Solar, observou-se tanto o
aumento na eficiéncia de degradacdo quanto na redu¢do do tempo de irradiacdo, sendo obtido
a uma eficiéncia de degradacdo abaixo do LD para os farmacos HCTZ (229,02 kJ m?) e GEN
(371 KJ m'z) e de 91% para o NAP (448 kJ m’z). Nezar e Laoufi (2018) obtiveram uma
eficiéncia de degradacdo de 67% (fotolise solar) e 83% (fotocatdlise solar) para o farmaco
metaformina (5,0 mg L‘l), utilizando-se 100 mg L' de TiO; ap6s 240 min de irradiagdo em
pH 6,4.

No efluente de ETE a fotdlise solar proporcionou uma eficiéncia de dedradacio de
75% (HCTZ), 85% (NAP) e 68% (GEN) apo6s a aplicacdo de uma dose de energia de 523 kJ
m™~ obtido em 360 mim pela radiacdo solar. Estes resultados foram superiores aos obtidos
pela radiagdo artificial, conforme apresentado e discutido na Figura 34. Ao se combinar a
fotélise solar com o fotocatalisador, observou-se tanto um aumento na eficiéncia de
degradacdo quanto na reducdo do tempo de irradiacdo, sendo obtido eficiéncias de
degradacao abaixo do LD para HCTZ (371 kJ m‘2) e GEM (448 kJ m'z) e 92% para o NAP
(448 kJ m'z). N3ao se avaliou a adi¢do de H,O; nesta matriz, conforme apresentado e discutido
pela Figura 35 no item 5.7.3 na pagina 108 e pelos trabalhos de Egerton e Purnama (2014),
Nosaka e Nosaka (2017) e Sahel e colaboradores (2016).
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5.7.6.1 Determinacdo de Carbono Orgdnico Dissolvido (COD)

Para a determinagdo de COD, foram coletadas amostras iniciais de todas as matrizes e
ap6s a aplicacdo de uma dose de energia de 448 kJ m” (4gua desionizada e de rio) e
523 kJ m> (efluente de ETE), obtendo-se os resultados apresentados e discutidos na

Figura 42.

Figura 42 — Remocdo de COD obtida pela radiacdo solar nas melhores condig¢des
otimizadas pela radiacdo articial pelos processosfotdlise UV-A e TiO,/H,O,/UV-A na
degradacdo dos farmacos: Condicdes iniciais: [Farmacos] = 1,80 pmol L' pH=58(AD e
AR) e 7,7 (efluente de ETE); [H,0,] = 6,0 mg L (AD e AR); [TiO,] = 150,0 mg L' (AD ¢
AR) € 450,0 mg L! (efluente de ETE).
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Na matriz de agua desionizada (Figura 42A), a fotdlise solar proporcionou 26% de
mineralizacdo apds 448 kJ m?. Combinando-se a radiagdo solar com o TiO;, a
mineralizacdo aumentou para 66%, chegando a 84% ao se adicionar 6,0 mg L de H,0,
(com reposi¢do a cada 20 min) . Observa-se que a radiagdo solar proporciona uma maior

mineralizacdo em relagcdo a todos os processos realizados com o uso da radiagdo artificial, isto
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pode ser atribuido ao maior tempo de reacdo para se atingir a mesma dose de energia e ao
fatos dos farmacos serem compostos croméforos.

Na matriz de dgua de rio (Figura 42B), o uso isolado da fotdlise solar apresentou uma
mineralizacdo de 19%, ao se combinar a fotdlise solar com o fotocatalisador, a mineralizacao
aumentou para 58%, chegando a 72% ao se adicionar 6,0 mg L™ de H,O, (feita a reposicdo a
cada 20 min) ao processo TiO,/Solar. Observa-se uma diminui¢cao na mineraliza¢dao em todos
os processos avaliados em relacdo a matriz de 4dgua desionizada, podendo ser atribuido a
existencia de matéria organica que competem tanto pelos radicais hidroxilas, quanto pela
saturacdo dos sitios de adsorcdo presentes na superficie do fotocatalisador diminuindo sua
disponibilidade e afetando a eficiéncia de degradagdo dos compostos-alvos no meio
(DUTA; ANDRONIC; ENESCA, 2018; SAGI et al., 2018). Por outro lado, ao se comparar
a mineralizacio dos compostos-alvos em agua de rio pela radiacdo artificial, esta se
apresentou  menos eficiente  atingindo-se = somente  26%  (fotdlise) e 68%
(processo TiO,/H,0,/UV-A). Koltsakidou e colaboradores (2017) obtiveram 80% de
mineralizacio do farmaco citarabina (30 mg L™, apo6s 360 min ao se adicionar 300 mg L' de
TiO, a uma irradiancia de 750 W m>.

Em efluente de ETE (Figura 42C), a mineraliza¢do inicial da matriz com os farmacos
foi de 14%, chegando a 24% ao se aplicar a fotdlise solar e a 52% apds a aplicacdo da
fotdlise combinado com TiO, ambos a uma dose de energia de 523 kJ m? (360 min). Em
relacdo a radiacdo artificial as eficiéncias de mineralizacdo foram praticamente constantes,
sendo 72% ap6s 300 min de irradiacdo (523 kJ m?) e 75% ap6s a adi¢do do
fotocatalisador na mesma dose de energia, porém em um intervalo de tempo menor. Nao se
avaliou a influéncia da adi¢do de H,O,, uma vez que a adi¢cdo deste agente oxidante nao
aumentou a eficiéncia de degradacdo apresentado e discutido na Figura 35 e nos trabalhos de
Duta, Andronic e Enesca (2018) e Sagi e colaboradores (2018).

Em relacdo a composicdo das matrizes, observa-se que o aumento da complexidade da
matriz resulta na redu¢do da mineralizacdo dos compostos-alvos, isto pode ser atribuido ao
aumento da matéria orginica proveniente das matrizes complexas que mineralizam
juntamente com os farmacos, diminuindo a eficiéncia de mineralizacdo dos compostos-alvos

(KOLTSAKIDOU et al., 2017).



128

5.7.6.2 Toxicidade com V. fischeri

Para avalia¢do da evolugdo da toxicidade aguda, foram coletadas amostras iniciais em
todas as matrizes e nas seguintes doses de energia acumulada: 56,97; 113,79; 229,02 370,75;
447,66 e 523,23 kJ m somente para matriz de efluente de ETE, obtendo-se os resultados

apresentados e discutidos na Figura 43.

Figura 43 - Inibicdo da bactéria V. fischeri, nas diferentes matrizes sob as melhores
condi¢des otimizadas na fotolise UV-A e TiO,/H,O0,/UV-A na degradacdo dos farmacos:
Condigdes iniciais: [Farmacos] = 1,80 umol L pH =5,8 (AD e AR) e 7,7 (efluente de ETE);
[H,0,] = 6,0 mg L (AD e AR); [TiO>] = 150,0 mg L™ (AD e AR) e 450,0 mg L™ (efluente
de ETE).
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Fonte: Paniagua, 2018.

Na matriz de 4gua desionizada (Figura 43A) a inibi¢do inicial foi de 1% chegando a
23% apOs a aplicagdo de uma dose de energia de 448 kJ m” pela fotdlise solar.
Combinando-se a fotdlise solar com o fotocatalisador a inibi¢do aumentou para 68%,

chegando a 83% com a adicao de H,0; 6,0 mg L‘](sendo realizada a reposi¢do cada 20 min de
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reacdo). Observa-se que a inibi¢do obtida é proxima a da fotdlise artificial (23%) igual a do
processo TiO,/UV-A (70%) e menor em relacdo ao processo TiO,/H,O,/UV-A (99%) na
mesma dose de energia acumulada.

A matriz de 4dgua de rio (Figura 43B) a inibicao inicial foi de 3,3%, chegando a 25%
apo6s a aplicacdo de uma dose de energia de 448 kJ m? pelo radiag@o solar, aumentando-se
para 95% ap6s a adic¢do de TiO,. Adicionando-se H,O; (6,0 mg L'l), com reposicao a cada 20
min de reagdo, ao processo TiO,/Solar e aplicando-se a mesma dose de energia (448 kJ m'z) a
inibi¢do € total para a bactéria V. fischeri. Ao se comparar com a toxicidade obtida pela
radiacdo artificial (Figura 38B), observa-se que pela radiagdo solar a inibicdo é maior,
podendo ser atribuido possivelmente ao maior tempo de reagdo (85 min a mais) necessario
para a mesma dose de energia (KOLTSAKIDOU et al., 2017).

Na matriz de efluente de ETE (Figura 43C), a toxicidade inicial foi de 50%, chegando
a 63% ap6s a aplicacdo de uma dose de energia 523,23 m™ pela radiacdo solar . Ao se
adicionar TiO; a inibi¢do aumenta para 71%. Comparando-se estes resultados aos obtidos pela
radiacao artificial, observa-se uma diminui¢do na inibi¢do da luminescéncia da bactéria uma
vez que a radiacdo artificial apresentou uma inibicdo de 81% (Fotolise UV-A) e 85%

(TiO,/UV-A), conforme apresentado e discutido na Figura 38 C.

5.7.7.3 — Consumo de H,O»

Figura 44 - Perfil do consumo de H,O, no processo TiO,/H,O,/UV-A obtido na radiacdo
solar durante a degradac@o dos farmacos: dgua desionizada (A) e 4gua de rio (B). Condi¢des
iniciais: [Farmaco] = 1,80 pmol L™'; [H,0,] =6,0 mg L™'; pH = 5,8 ¢ [TiO,] = 150 mg L™
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Na matriz de dgua desionizada (Figura 44A), o consumo de H,0, chegou a 73 mg L™
apos a aplicagdo de uma dose de energia de 448 kJ m. Pela radiacio artificial foi obtido um
consumo de H,O, praticamente igual (76 mg L'l), conforme apresentado e discutido na Figura
43 A.

Na matriz de dgua de rio (Figura 44B), o consumo de H,0, pela matriz in natura
chegou a 72 mg L™ ao se aplicar uma dose de energia de 448 kJ m™” obtido em 300 min de
reacdo. Ao se adicionar a mistura dos farmacos a matriz de agua de rio, o consumo de
peréxido aumentou para 79 mg L! (10% a mais), este ligeiro aumento no consumo de H,O,,
pode ser atribuido ao acréscimo de matéria organica proveniente dos farmacos.

Para a matriz de efluente de ETE ndo houve o acompanhamento do consumo de H,0O,
em funcdo de ndo ter ocorrido aumento na eficiéncia de degradacdo em relacdo ao processo

Ti0,/UV-A, conforme apresentado e discutido na Figura 35.
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6 — CONCLUSOES

A degradacdo dos farmacos HCTZ, NAP e GEN foi influenciada diretamente tanto
pela fotdlise UV-A (artificial e solar) quanto UV-C, sendo mais eficiente em UV-C, porém ha
de se destacar que a fotdlise solar apresenta maior viabilidade financeira, tornando-se mais
atrativa para uma aplicacio em larga escala. Por outro lado, a realizagdo da fotdlise
em diferentes valores de pHs, ndo afetou significamente a eficiéncia da fotdlise, optando-se
por trabalhar nos pHs naturais das matrizes, sendo 5,8 (AD e AR) e 7,7 (ETE), simplificando
0 processo e ocasionando a redu¢@o de custos com reagentes para ajuste do pH do meio.

Ao se combinar a radiacio UV-C com o H;0, observou-se para todos os
farmacos e matrizes, que o per6xido contribuiu tanto para aumentar a eficiéncia de
degradacdo quanto para reduzir o tempo de tratamento. Comportamento semelhante foi
obervado para a radiacio UV-A (artificial e solar) com TiO,, sendo obtido semelhantes
eficiéncias de degradacdo para ambas as fontes de irradiacio com maior tempo para a
radiacao solar. Adicionando-se H,O, ao processo TiO,/UV-A (artificial ou solar), observou-se
tanto aumento na eficiéncia de degradacao quanto reduc@o no tempo de tratamento.

O aumento da complexidade da matriz influenciou inversamente na eficiéncia de
degradacao dos farmacos, sendo obtido melhores eficiéncias para a radiagdo UV-A, quando:
(i) aumentou-se o tempo de radiagdo de 120 para 240 min (AD e AR) e de 240 para 360 mim
(ETE) ; (ii) a adicdo de TiO,, resultou em melhor eficiéncia em uma concentracdo de 150
(AD e AR) e 450 mg L! (ETE), resultando em eficiéncia de degradacdo acima de 85% para
todos os farmacos; (iii) ao se adicionar H,0O, ao processo TiO,/UV-A observou-se um
aumento na eficiéncia de degradacdo em relacdo a fotocatalise nas matrizes de AD e AR, nado
sendo observado para a matriz de ETE e (iv) ao se aplicar a radiacdo solar obteve-se
eficiéncias de degradacao superiores as obtidas nas mesmas condi¢des obtidas para a radiacdo
artificial, comparando-se na mesma dose de energia acumulada em ambas as radiacdes.. Ja a
fotdlise UV-C foi mais eficiente do que UV-A, ocasionando um aumento na degradagao de
todos os farmacos quando: (i) se ampliou o tempo de irradiacdo de 30 para 120 min em todas
as matrizes avaliadas; (ii) adicdo de H,O,, resultou em um aumento na eficiéncia de
degradacdo em um intervalo de tempo menor ao se adicionar 4,0 (AD e AR) e 64 mg L

(ETE), chegando a eficiéncias acima de 85%.
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A mineralizacdo, resultou em remoc¢io de COD acima de 60% nas melhores condi¢des
obtidas pelos processos TiO,/UV-A (artificial e solar) e H;O,/UV-C em todas as matrizes
avaliadas, evidenciando que as elevadas degradagdes ndo resultaram na conversdo total dos
compostos-alvos a CO, e H,O.

A toxicidade aguda com a bactéria V. fischeri resultou em maior inibi¢do da
luminosidade, indicando que os sub-produtos gerados sdo mais téxicos em relacdo aos
farmacos de origem. No entanto, visando atender a legislacdo em relagdo a concentracdo dos
farmacos, estes processos podem ser empregados como uma alternativa de tratamento, uma
vez que ao se aplicar em matrizes reais a concentracido destes farmacos serd muito menor e
consequentemente seus sub-produtos gerados estardo em baixas concentragdes, o que pode
nao desencadear efeitos deletérios na biota aquética.

Portanto, os processos TiO,/UV-A e H,O,/UV-C podem ser empregados como uma
alternativa de tratamento para matrizes aquosas contendo estes farmacos, podendo-se
empregar a radiacdo solar no processo TiO,'UV-A. Considerando as limitagdes dos processos
convencionais de tratamento na remoc¢do destes farmacos, a aplicacdo destas tecnologias se
mostraram bastante inovadora e vidveis. Além disso, este trabalho contribuird para minimizar
a escassez de literatura que se propOs a estudar a degradacdo destes farmacos em matrizes

ambientais e em condi¢des e concentragdes mais proximas as detectadas no ambiente.
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