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RESUMO

O naproxeno (NAP) ¢ um anti-inflamatorio frequentemente detectado em aguas
superficiais e potavel, em concentracdes de ng a pg L', devido a ineficiéncia dos
processos convencionais utilizados nas estagdes de tratamento de esgoto (ETE). Assim,
pode ocasionar efeitos negativos para a saide dos seres vivos. Por isso, processos de
oxidagdo avangada (POA), t€ém sido estudados a fim de superar esta questdo. Neste
trabalho, o efeito dos ligantes (L) organicos férricos: oxalato de potassio (Ox), citrato de
sodio (Cit), acido nitrilotriacético (NTA), acido etilenodiaminotetra-acético (EDTA) e
acido etilenodiamina-N, N'-disuccinico (EDDS) foi avaliado na degradacao de NAP
pelo processo foto-Fenton modificado. Os complexos organicos mantém as espécies de
ferro soluveis numa ampla faixa de pH, permitindo aplicagdo desse processo em meio
proximo da neutralidade. A influéncia dos parametros operacionais (propor¢ao molar
entre Fe/L, concentragdo de perdxido de hidrogénio - H,O2 e persulfato de potassio -
K>S,0g) foi avaliada, visando a determinagdo da melhor condi¢do experimental para a
méxima degradagio de 230 pg L' de NAP, em 4gua destilada e efluente ETE,
diferentes tipos de radiagdo e, pH inicial 7,0. Primeiramente, avaliou-se a influéncia da
propor¢ao molar entre Fe/L e a [H202] em agua destilada. As condi¢des otimizadas (1:1
para Fe/EDDS e Fe/NTA, 1:2 para Fe/EDTA e 1:3 para Fe/Cit, na presenga de 0,56 mg
L ! de Fe** e 4,1 mg L™! de H,0») proporcionaram degradagio efetiva de NAP, sob
radiagdo artificial e solar, atingindo em todos os casos, concentracdes abaixo do LQ (<
38 pug L™!) do método. Na presenga de 32,4 mg L' de K»S,0s observou-se que foram
atingidas doses de energia acumulada proximas as obtidas quando H>O; foi utilizado. A
eficiéncia de degradacdo do farmaco foi acentuadamente melhor, para todos os
complexos e oxidantes, quando a luz solar foi utilizada. Posteriormente, o POA
otimizado em agua destilada foi aplicado em efluente ETE com aprimoramento das
[Fe**, H20, e K2S:0s]. As condigdes otimizadas 1,2 mg L' de Fe** (concentracio
presente no efluente), 167 mg L™ de H,02 e 663 mg L™! de K»S,0s, demonstraram que
foram necessérios 63,2 kJ m? de dose de energia para a degradacido do firmaco atingir
0 LQ (< 19 pg L") utilizando Fe/Cit, Fe/NTA e Fe/EDTA e 95,1 kJ m 2 pata Fe/EDDS,
utilizando o sistema Fe/L/H>0,. Melhores resultados de degradagdo de NAP em
efluente ETE foram obtidos utilizando-se o sistema Fe/L/K»>S>Os, pois foram
necessarios apenas 23,5 kJ] m? de dose de energia para degradar o NAP utilizando
Fe/NTA e Fe/EDTA e 31,4 kJ m 2 para Fe/Cit e Fe/EDDS. A complexidade do efluente
ETE influenciou diretamente a comparagdo entre os L, pois em matriz real, melhores
resultados de degradagdo foram observados quando Fe/NTA foi empregado. Além
disso, a comparacgdo entre os L permitiu definir que a utilizacdo de Fe/Cit (1:3) teve o
menor custo-beneficio comparado aos demais complexos avaliados. A adi¢do de Cit
contribuiu para o aumento da carga organica do efluente real com 4,54 mg L' de
carbono, no entanto, ele ¢ considerado nao toxico e biodegradavel. Portanto, a avaliagcdo
do efeito dos L na degradacao de NAP em efluente ETE pelo POA estudado e as
condi¢des estabelecidas neste trabalho demonstraram ser eficazes na degradacdo de
NAP em meio neutro e podem ser consideradas como uma opg¢do viavel para o
tratamento tercidrio de efluentes das ETE.

Palavras-chave: farmacos; contaminantes de interesse emergente; processos de
oxidagdo avangada; complexos organicos de ferro; luz solar.



ABSTRACT

Naproxen (NAP) is an anti-inflammatory frequently detected in surface and potable
water at concentrations of ng to pg L', due to the inefficiency of conventional
processes used in sewage treatment plants (STP). Thus, it can cause negative effects on
the health of living beings. For this reason, advanced oxidation processes (AOP) have
been studied in order to overcome this issue. In this work, the effect of ferric organic
ligands (L): oxalate (Ox), citrate (Cit), nitrilotriacetic acid (NTA),
ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA) and N, N'-disuccinic acid ethylenediamine
(EDDS) was evaluated in the degradation of NAP by the modified photo-Fenton
process. The organic complexes keep the iron species soluble in a wide pH range,
allowing application of this process in a medium close to neutrality. The influence of
operational parameters (molar ratio between Fe/L, concentration of hydrogen peroxide -
H>0» and potassium persulfate - K2S>0g) was evaluated, aiming to determine the best
experimental condition for the maximum degradation of 230 ug L™! of NAP, in different
aqueous media and radiation and, initial pH 7.0. First, the influence of the molar ratio
between Fe/L and [H20:] in distilled water was evaluated. The optimized conditions
(1:1 for Fe/EDDS and Fe/NTA, 1:2 for Fe/EDTA and 1:3 for Fe/Cit, in the presence of
0.56 mg L ™! of Fe*" and 4.1 mg L™! of H>0,) provided effective degradation of NAP,
under artificial and solar radiation, reaching in all cases concentrations below the LQ (<
38 pug L") of method. In the presence of 32.4 mg L ™! of K»S,0s it was observed that
doses of accumulated energy were reached close to those obtained when H,O> was used.
The degradation efficiency of the drug was markedly better, for all complexes and
oxidants, when sunlight was used. Subsequently, the optimized POA in distilled water
was applied in STP effluent with improvement of [Fe*, H»O, and K,S:0s]. The
optimized conditions 1.2 mg L™! of Fe*" (concentration present in the effluent), 167 mg
L' of HO; and 663 mg L™! of K»S,0s, demonstrated that 63.2 kJ m? of energy dose
was required for the drug degradation reaches LQ (< 19 ug L") using Fe/Cit, Fe/NTA
and Fe/EDTA and 95.1 kJ m2 for Fe/EDDS, using the Fe/L/H>O> system. Better results
of NAP degradation in STP effluent were obtained using the Fe/L/K»S>Og system, as it
took only 23.5 kJ m 2 of energy dose to degrade the NAP using Fe/NTA and Fe/EDTA
and 31.4 kJ m? for Fe/Cit and Fe/EDDS. The complexity of the STP effluent directly
influenced the comparison between the L, because in a real matrix, better degradation
results were observed when Fe/NTA was used. In addition, the comparison between the
L allowed us to define that the use of Fe/Cit (1:3) had the lowest cost benefit compared
to the other evaluated complexes. The addition of Cit contributed to the of the organic
load of the real effluent with 4.54 mg L™! of carbon, however, it is considered non-toxic
and biodegradable. Therefore, the evaluation of the effect of L on the degradation of
NAP in effluent STP by the studied AOP and the conditions established in this work
demonstrated to be effective in the degradation of NAP in neutral medium and can be
considered as a viable option for the tertiary treatment of wastewater from STP.

Keywords: drugs; contaminants of emerging interest; advanced oxidation processes;

organic iron complexes; sun light.
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1. INTRODUCAO

A preocupagdo com a qualidade dos ecossistemas tem crescido nos ultimos
tempos. Temas como a escassez da agua, poluicao de rios e mares e, o envelhecimento
da populagdao mundial sdao discutidos com mais frequéncia. Neste sentido, a producao de
pesticidas, produtos farmacéuticos e produtos para cuidados pessoais tém sido cada vez
maiores para atender a demanda. Consequentemente, estes produtos sdo constantemente
descartados no ambiente por um numero cada vez maior de pessoas (STARLING;
AMORIM; LEAO, 2018).

Estudos tém demonstrado que uma ampla gama de contaminantes organicos tem
sido detectada, em concentragdes tracos, em aguas superficiais em todo o mundo
(TOUSOVA et al.,, 2017). Geralmente, os efluentes industriais e das estacdes de
tratamento de esgoto (ETE) sdo as principais fontes pontuais de contaminacdo dos
recursos hidricos (PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDERN, 2015).

A presenca de contaminantes, especialmente de farmacos, em concentragdes na
faixa de ng a ug L', tem sido foco de varios trabalhos e se tornado uma preocupagio
emergente, pois a ocorréncia, transporte, destino e os efeitos adversos para a biota
aquatica e saude humana ainda ndo sdo totalmente conhecidos (DE LA OBRA et al.,
2017; SORIANO-MOLINA et al., 2019).

A presenca de farmacos em corpos hidricos mostra que devem ser tomadas
providéncias como a implementacdo de tratamentos mais eficazes nas ETE que sejam
capazes de removerem e/ou degradarem tais contaminantes (PETRIE; BARDEN;
KASPRZYK-HORDERN, 2015; MICHAEL et al., 2019).

O naproxeno (NAP) ¢ um anti-inflamatorio que tem sido detectado em é4guas
superficiais em concentragdes entre 17 e 313 ng L', ele é toxico para bactérias,
microcrustaceos, algas e também para humanos. Pessoas que utilizam este farmaco,
mesmo que em quantidades vestigiais por longo prazo, estdo mais propensas a sofrerem
ataque cardiaco ou derrame do que as pessoas que nao estdo expostas ao medicamento
(GHAUCH; TUQAN; KIBBI, 2015).

Tendo em vista que os tratamentos convencionais sdo ineficientes para remogao
completa de farmacos, por apresentarem recalcitrancia e persisténcia no ambiente, sua
degradacdo requer o emprego de tecnologias avangadas de tratamento, como por

exemplo, os Processos de Oxidagao Avancada (POA) (SORIANO-MOLINA et al.,
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2019). Os POA sdo baseados na geracao do radical hidroxila (HO®), este por sua vez ¢
capaz de oxidar compostos organicos, devido sua baixa seletividade e alta reatividade
(SORIANO-MOLINA et al., 2019; DE LA OBRA et al., 2017).

Dentre os POA, o processo foto-Fenton apresenta algumas limitagdes, a
principal delas ¢ a estreita faixa de pH para obtencao de bons resultados de degradagao.
O pH ideal para o processo esta na faixa entre 2,5 e 3,0, pois ¢ neste pequeno intervalo
que o aquo-complexo férrico mais fotoativo (Fe(OH)*"

3,0, observa-se a precipitagdo do ferro (VORONTSOV, 2019).

) é predominante, e, acima de pH

O processo foto-Fenton modificado mediado pela utilizacio de complexos
organicos de ferro ¢ uma opg¢do viavel, pois os complexos organicos tém rendimentos
quanticos da formagdo de fons ferrosos maiores que os aquo-complexos. E importante
ressaltar que a luz solar também pode ser utilizada, pois os complexos organicos
absorvem mais significativamente a luz UV-Vis, sendo fotodecarboxilados, o que leva a
producao de ions ferrosos, que sdo os catalisadores da reacao de Fenton, tornando o
processo ciclico (SOARES et al., 2015).

Além disso, os complexos organicos sdo mais estaveis e soluveis numa ampla
faixa de pH, mantendo as espécies de ferro dissolvidas e permitindo trabalhar em meio
neutro ou proximo da neutralidade, o que aumenta a aplicabilidade do processo em
grande escala e representa uma vantagem ambiental e econdmica (DE LA OBRA et al.,
2017). Somado a isso, elimina os custos € as desvantagens da acidificagdo e posterior

neutralizacao do efluente.
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2. OBJETIVOS

2.1. Geral

Comparar o efeito de diferentes ligantes organicos na degradacao de NAP pelo
processo foto-Fenton modificado em meio neutro sob radiagdo com lampadas de luz

negra e solar, em agua destilada e efluente ETE.

2.2. Especificos

» Definir a melhor propor¢do molar ferro/ligante, bem como concentragdo de
H>O; para a fotodegradacdo do composto-alvo em agua destilada;

» Definir a melhor concentragdo de ions férricos, H»O> e KsS;Og para a
fotodegradacdo de NAP em efluente ETE;

» Comparar a eficiéncia dos ligantes organicos de ferro: Ox, Cit, NTA, EDTA e
EDDS nas condig¢des otimizadas quanto ao desempenho de degradagdo de NAP;

» Comparar a eficiéncia de degradagdo de NAP por radicais hidroxila e sulfato.
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3. REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1. Farmacos e meio ambiente

Desde tempos remotos, diversas plantas t€ém sido usadas para tratar doengas
mediante os saberes populares. Com o passar dos séculos, a evolu¢do da Ciéncia
permitiu a introdu¢do dos remédios industrializados. Tais remédios, também
denominados farmacos sdo compostos com estruturas quimicas conhecidas que tém
atividade biologica e, que atuam sobre os sistemas fisiologicos e estados patologicos no
tratamento ou ainda na cura de doengas (GUIDO; ANDRICOPULO; OLIVA, 2010;
YUNES; PEDROSA; CECHINEL FILHO, 2001).

Em 1928, Alexander Fleming descobriu a penicilina, um antibidtico amplamente
utilizado ap6s a Segunda Guerra Mundial. Iniimeras pessoas se curaram de infecgdes
em virtude do seu uso, que ao contrario dos antibidticos ja conhecidos na época,
apresentava efeitos colaterais mais sutis e tinha maior atividade antibacteriana. Isso
despertou o interesse de novas pesquisas que desencadearam no surgimento e
desenvolvimento de novos farmacos (GUIMARAES; MOMESSO; PUPO, 2010; LE
CONTEUR; BURRESON, 2006).

A sintese e insercao de novos compostos farmacéuticos, apos a Segunda Guerra
Mundial, ndo apenas melhorou a qualidade de vida das pessoas, como também
aumentou acentuadamente a expectativa de vida. De fato, a utilizagdo de medicamentos
no combate as epidemias de doengas infecciosas que acometiam a populacao se tornou
mais frequente. E importante destacar que as melhorias no saneamento basico e na
saude publica tiveram um papel fundamental para alcangar este cenario (LE
CONTEUR; BURRESON, 2006).

Segundo Kalache, Veras e Ramos (1987), em 1960, a expectativa de vida para
alguns paises em desenvolvimento era de 45,6 anos e para alguns paises desenvolvidos
era de 69,8 anos. A estimativa feita para 2020 foi de 68,9 e 77,2 anos para paises em
desenvolvimento e desenvolvidos, respectivamente. Os autores atribuem as suas
projecdes do aumento da expectativa de vida para os anos subsequentes, as melhorias
nas condig¢des sanitarias, nutricionais, dentre outras.

Além disso, os autores destacam a introdugdo da evolugdo e do papel acelerador
que a quimica medicinal proporcionou, no inicio dos anos 50, ao reduzir drasticamente

doengas como a tuberculose (KALACHE; VERAS; RAMOS, 1987).
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No Brasil, dados do Instituto Brasileiro de Geografia e Estatistica - IBGE (2018)
indicaram que no ano de 2017 a expectativa de vida média para os brasileiros era de
76,0 anos, sendo 72,5 anos para os homens e 79,6 anos para as mulheres. Por outro
lado, observa-se que na década de 40, a expectativa de vida para os homens era de 29,3
anos e para as mulheres era de 31,1 anos. Ou seja, houve um salto muito grande de

expectativa de vida e diversos fatores contribuiram para alcangar este estdgio. De

acordo com o IBGE (2018, p. 7),

A partir desse periodo, com a incorporacdo as politicas de saude publica dos
avangos da medicina, particularmente os antibidticos recém-descobertos no
combate as enfermidades infecto-contagiosas e importados no poés-guerra, o
pais experimentou uma primeira fase de sua transicdo demografica,

caracterizada pelo inicio da queda das taxas de mortalidade.

O desenvolvimento de diversas areas da Ciéncia nos ultimos tempos € notorio e
reflete diretamente na qualidade de vida dos seres humanos. Os avangos na area da
Quimica sd3o um exemplo, pois o estudo e a produgdao de novos produtos quimicos,
como os farmacos, tém uma importancia fundamental para o tratamento de diversas
doengas (NOGUEIRA et al., 2007).

Apoés algumas décadas do advento dos antibidticos, observa-se comumente
relatos sobre resisténcia bacteriana (GUIMARAES; MOMESSO; PUPO, 2010). Além
dos antibidticos, os anti-inflamatorios ndo-esteroides (AINEs) também tém sido a classe
de farmacos mais estudada atualmente, devido a frequéncia com que vem sendo
prescrita e, consequentemente, detectada em corpos hidricos, tanto da Europa quanto do
Brasil (LUCAS et al., 2018; PETRIE; BARDEN; KASPRZYK-HORDERN, 2015;
STARLING; AMORIM; LEAO, 2018).

Os principais responsaveis por este problema de saude publica sdo os seres
humanos, os quais fazem uso exagerado de antibioticos e demais medicamentos. Além
disso, frequentemente o fazem sem prescricdo médica e, infelizmente, ndo se atentam as
consequéncias negativas que o uso indiscriminado e irresponsavel desses medicamentos
pode ocasionar a sua propria saude e de outros seres vivos (FIOL et al., 2010).

O ibuprofeno e diclofenaco, pertecentes a classe de AINEs tém estudos bem
estabelecidos na literatura. Entretanto, ainda € necessario expandir as pesquisas sobre

outros compostos desta classe, como o NAP, composto-alvo deste trabalho. Além disso,
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¢ necessario investigar a ocorréncia dos contaminantes no contexto brasileiro, pois
geralmente, os estudos baseiam-se em dados dos principais compostos consumidos em
regides desenvolvidas da Europa (STARLING; AMORIM; LEAO, 2018).

Considerando o recorrente e demasiado consumo de medicamentos, surge outra
problematica relacionada a frequéncia com que os farmacos tém sido detectados em
corpos aquaticos. Apos ser metabolizado pelo figado, principal 6rgdo de metabolismo
dos farmacos administrados por via oral, o composto sofre um processo de
biotransformacdo para tornar-se mais hidrofilico e, consequentemente, passivel a
excrecao renal (CUTLER; BLOCK, 1998). Neste sentido, a introdugdo dos farmacos e
de seus metabolitos em compartimentos aquaticos ocorre de forma continua através de
atividades humanas, como por exemplo, na eliminagao de liquidos, uma vez que cerca
de 40 a 90% dos compostos ndo sdo metabolizados pelo organismo (BRIGANTE et al.,
2005; MELO et al., 2009).

Apesar dos produtos farmacéuticos serem desenvolvidos para atuarem em locais
e vias metabolicas e moleculares especificos em humanos, a poluicdo ambiental de
corpos hidricos ocasionada pela presenca de produtos farmacéuticos tem gerado
preocupacdo, pois seus efeitos cronicos, bem como sua toxicidade para o meio
ambiente, biota aqudtica e saude humana ainda nd3o sdo totalmente conhecidos

(BOTTONI; CAROLLI, 2018).

3.2. Contaminantes de interesse emergente (CIE)

Os CIE sao compostos quimicos que tém sido detectados em aguas superficiais,
subterraneas, no solo, sedimentos e na atmosfera em concentragdes da ordem de pg a ng
L-!. Tanto os contaminantes quanto seus metabdlitos e produtos de degrada¢io podem
ser identificados, mesmo em concentracdes tracos, por meio das técnicas analiticas
avangadas que sdo utilizadas atualmente, como a cromatografia liquida de alta eficiéncia
acoplada a espectrometria de massas de alta resolugdo (STARLING; AMORIM; LEAO,
2018; CLARIZIA et al., 2017; BOTTONI; CAROLI, 2018; VERENITCH; LOWE;
MAZUMDER, 2006; SHARMA; AHMAD; FLORA, 2018).

Os CIE sdo assim conhecidos, pois ndo existe uma Legislacdo que determina
qual a concentracdo maxima permitida de cada um deles para que o efluente possa ser
corretamente descartado em um compartimento aquatico (STARLING; AMORIM;
LEAO, 2018).



21

O crescimento da manufatura de produtos farmacéuticos, cosméticos, quimicos e
agroquimicos corroborou com o aumento da utilizagdo didria destes produtos por um
numero cada vez maior de pessoas. Isso faz com que eles sejam eliminados diariamente
e continuamente (VERENITCH; LOWE; MAZUMDER, 2006).

Uma vez excretados, os contaminantes, seus metabolitos e produtos de
degradagdo chegam aos compartimentos ambientais por diferentes vias. Os CIE
presentes nas aguas superficiais sdo provenientes, especialmente, de efluentes de ETE,
uma das principais fontes pontuais destes contaminantes (STARLING; AMORIM;
LEAO, 2018; KASPRZYK-HORDERN; DINSDALE; GUWY, 2008; CLARIZIA et
al., 2017; BOTTONI; CAROLIL 2018).

Isso ocorre, porque os métodos convencionais de tratamento empregados por
essas estagoes nao sao adequados nem desenvolvidos para removerem esse tipo de
contaminante (SORIANO-MOLINA et al., 2019). Consequentemente, isso contribui
para a contaminacao de dguas superficiais, subterraneas, do solo ¢ de sedimentos. Além
disso, o descarte inadequado de frascos contendo remédios ou cosméticos vencidos €
outra forma de polui¢ao desses ambientes (BOTTONI; CAROLI, 2018; JALLOULI et
al., 2016).

Dependendo do ambiente em que o contaminante se encontra, ele € susceptivel a
sofrer transformagdes fisicas ou quimicas, como: adsor¢do, absor¢ao, diluicao, hidrélise,
fotolise, volatilizagdo, oxidacdo ou complexacdo. O acontecimento de tais fenomenos
colabora para a degradagdo dos contaminantes, por isso, frequentemente, eles sdo
detectados em concentragdes tragos (STARLING; AMORIM; LEAO, 2018).

Apesar dos baixos niveis de concentracio com que frequentemente sao
detectados, ¢ possivel que eles sejam toxicos, recalcitrantes e de baixa
biodegradabilidade. Além disso, podem ser bioacumulados e persistirem no ambiente,
em decorréncia de haver reposicao continua dos mesmos diariamente (CLARIZIA et al.,
2017; JALLOULI et al., 2016).

Portanto, atencdo especial deve ser dada aos possiveis efeitos cronicos que
podem vir a ocorrer na fauna e na flora, devido a exposi¢do constante a estes
contaminantes. Algumas anomalias e efeitos ecotoxicologicos como a feminizacdo de
peixes, alteracdes comportamentais em peixes, canceres, desenvolvimento de genes
resistentes a antibioticos em bactérias, desenvolvimento de diabetes tipo 2 em humanos
e outros, ja tém sido observadas e associadas a presenca de CIE em ambientes aquaticos

(STARLING; AMORIM; LEAO, 2018; BOTTONI; CAROLLI, 2018).
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A toxicidade deve ser analisada com cautela, embora o contaminante de partida
ndo seja toxico para os seres humanos, seu metabolito ou produtos de degradagdo
podem ser toxicos e biologicamente ativos. Além disso, a complexidade das matrizes
em que sao encontrados pode ocasionar efeitos sinérgicos, aumentando a sua toxicidade
e, consequentemente, os impactos ecologicos (KASPRZYK-HORDERN; DINSDALE;
GUWY, 2008; STARLING; AMORIM; LEAO, 2018).

Os humanos também podem ser expostos a estes contaminantes em altas
concentragdes, pelo consumo de peixes ou alimentos que t€ém em seus tecidos adiposos,
compostos hidrofobicos bioacumulados (STARLING; AMORIM; LEAO, 2018). A
saude desses consumidores pode ser afetada negativamente pelo desencadeamento de
alergias ou surgimento de resisténcia bacteriana (BOTTONI; CAROLI, 2018).

Neste contexto, existe atualmente uma grande preocupacdo da comunidade
cientifica, com relagdo a quantidade e a frequéncia com que os novos contaminantes
tém sido encontrados em efluentes e aguas residuais, bem como as consequéncias
deletérias desconhecidas que a polui¢do ocasionada pela mistura de compostos, em

compartimentos aquaticos, pode proporcionar a biota aquatica e a saide humana

(CLARIZIA et al., 2017; BOTTONI; CAROLLI, 2018).

3.3. Naproxeno (NAP)

O naproxeno, acido (2S) -2- (6-metoxinaftalen-2-il) propanoico, Figura 1, foi
escolhido como composto-alvo a ser avaliado neste trabalho, tendo em vista que esta
entre os 100 CIE com indices recorrentes de detec¢ao em efluentes de ETE e outras

matrizes aquosas da Espanha, com concentragdes acima de 1 pg L' (BUENO et al.,

2012).
Figura 1 — Estrutura molecular do farmaco naproxeno (C14H1403 = 230 g mol™").

CHj
OH

Fonte: A autora.
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Quando os tratamentos convencionais das ETE foram empregados, baixas
remocdes de NAP foram observadas. Neste sentido, ¢ importante estudar e avaliar novas
tecnologias de tratamento de efluentes que sejam capazes de removerem contaminantes
e que podem vir a ser acopladas ou implementadas pelas ETE e/ou industrias, visando
melhorar a qualidade da 4gua para que o efluente possa ser corretamente descartado sem
causar danos posteriores a biota aquatica e saide humana (BUENO et al., 2012).

O NAP ¢ um farmaco vastamente utilizado para o tratamento de artrite
reumatoide por apresentar propriedades analgésicas e antipiréticas, ele pertence a classe
dos AINEs (ARANY et al., 2013). Esta classe de medicamento atua inibindo a enzima
ciclo-oxigenase, isso impede a conversao do acido araquidonico em prostaglandinas, as
quais desempenham papel importante na manutengdo da taxa de filtragdo glomerular e
preservacao do fluxo sanguineo renal (LUCAS et al., 2018).

O NAP pode ser administrado por via oral, sendo completamente absorvido pelo
trato gastrintestinal e metabolizado no figado. Aproximadamente 95% da dose oral do
farmaco ¢ eliminada pelos rins, dos quais 72% ¢ eliminada de forma inalterada pela
urina e 3% ¢ excretada nas fezes (NAPROXENO, 2018; VULAVA et al., 2016).

Sabe-se que a classe de AINEs ¢ uma das mais utilizadas mundialmente, em
decorréncia da sua eficacia contra dores cronicas e infecgdes reumatologicas, e que os
farmacos em geral trazem diversos beneficios para a populacdo (LUCAS et al., 2018).

No entanto, trabalhos descritos na literatura tém demonstrado que o NAP, assim
como seus produtos de degradacdo tém sido detectados tanto em &aguas superficiais
quanto em agua potavel. Os efeitos agudos podem nao ser observados, todavia, existe
grande possibilidade dos organismos aquaticos, tais como: algas, peixes e crustaceos
apresentarem efeitos cronicos, em virtude da deteccdo frequente de NAP nestes
compartimentos (AVETTA et al., 2016; JALLOULI et al., 2016).

Isidori e colaboradores (2005) realizaram uma avaliacdao ecotoxicoldgica aguda e
cronica de NAP e seus intermedidrios de degradacdo em aguas superficiais, obtidos a
partir da fotolise do precursos. Para isso, eles fieram bioensaios-padrdo com algas
(Pseudokirchneriella subcapitata), rotiferos (Brachionus calyciflorus) e crustaceos
(Thamnocephalus platyurus, Ceriodaphnia dubia). Os resultados dos testes de
toxicidade aguda para organismos aquaticos (rotiferos e crustdceos) demonstraram que
os intermedidrios de degrada¢do foram mais toxicos que o composto de partida para

estes organismos.
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Os testes de toxicidade cronica da exposicdo de crustaceos, rotiferos e algas as
amostras contendo os compostos inibiram o crescimento da populacdo, na presenca de
alguns dos subprodutos. Os autores relacionaram os resultados de maior toxicidade dos
subprodutos a baixa polaridade do composto, ou seja, quanto menor a polaridade, maior
o efeito nocivo ambiental ocasionado pelos compostos estudados (ISIDORI et al.,
2005).

E importante ressaltar que ndo sdo observadas remogdes significativas de NAP,
mesmo em concentragdes tragos, pelos tratamentos convencionais empregados nas
estacdes de tratamento de esgoto (LUO et al.,, 2018). A ingestdo de pequenas
quantidades desse farmaco por longos periodos tem sido relacionada com os riscos

associados a ataques cardiacos em humanos (LUO et al., 2018).

3.4. Tratamentos convencionais de esgoto

As ETE empregam basicamente a combinagdo de quatro etapas no tratamento
convencional deste efluente: preliminar, primaria, secundaria e, em algumas situagdes, a
terciaria.

O tratamento preliminar ¢ um processo fisico com a finalidade de retirar os
solidos grosseiros e areia para proteger as tubulagdes (TOSETTO, 2005; BOOPATHY,
2017). O tratamento primario ¢ um processo fisico-quimico que visa & remocao de
solidos em suspensdo (SS) e parte da matéria organica suspensa do efluente por meio da
sedimentacdo ou ainda flotacdo, adsor¢do, decantagdo e filtragdo. O tratamento
secundario € um processo bioldgico com o objetivo de remover a matéria organica
dissolvida susceptivel a biodegradacdo, por agdo de microrganismos presentes no lodo
ativado (TOSETTO, 2005; MELO et al., 2009; BOOPATHY, 2017).

Os processos fisicos e biologicos sao vastamente utilizados nas ETE para o
tratamento de esgoto. No primeiro processo, o contaminante ndo ¢ degradado, o que
ocorre ¢ uma transferéncia de fase. No segundo processo, tem-se elevados indices de
remog¢ao da matéria organica e um volume consideravel do efluente pode ser tratado,
além de ser menos oneroso, comparado a outros tratamentos. Entretanto, o emprego
desses processos nao contribui para a degradacdo de farmacos e outros compostos
organicos que nao sdo passiveis a biodegradacdo (MELO et al., 2009; TEIXEIRA;
JARDIM, 2004).
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Por outro lado, o tratamento terciario ¢ um processo quimico complementar, que
remove 0s organismos patogénicos, contaminantes especificos e nutrientes que nado
foram totalmente removidos no tratamento secundario pelo emprego de reagdes de
oxidagdo (TOSETTO, 2005; BOOPATHY, 2017).

O inconveniente no uso de fortes agentes oxidantes, como o permanganato de
potassio (KMnOs), H20., cloro (Cl2) e o didxido de cloro (ClO,), esta no fato deles nao
promoverem a completa mineralizagdo dos compostos organicos, gerando
intermediarios de degradacdo, que por sua vez, podem vir a apresentar maior toxicidade
que o composto de partida (MELO et al., 2009).

Considerando que as ETE nem sempre s3o capazes de removerem
completamente os farmacos e outros contaminantes emergentes e sabendo que o alcance
deste estagio de eficiéncia depende das propriedades fisico-quimicas especificas de cada
composto, faz-se necessario a implementacao de melhorias ¢ mudangas dos processos
empregados, especialmente no tratamento terciario, a fim de minimizar os efeitos de
deterioragdo do meio ambiente (SORIANO-MOLINA et al., 2019; CLARIZIA et al.,
2017).

Segundo o Instituto Trata Brasil (2017), embora nos tltimos anos o Brasil tenha
apresentado avancgos significativos no saneamento basico, ainda ¢ grande o numero de
brasileiros que ndo tem acesso a esses servigos. Além disso, em termos internacionais e
comparando o Brasil com outros paises que tém padrdes de desenvolvimento
econdmico semelhante, verifica-se um atraso quanto ao acesso a agua tratada e aos
servicos de coleta, bem como tratamento de esgoto que deveriam estar a altura de um
pais que tem uma posicao relativamente boa com relagdo ao acesso a agua.

De acordo com dados do Instituto Trata Brasil (2018) e do Sistema Nacional de
Informagdes sobre Saneamento - SNIS (2019), apenas 52,4% da populagdo nacional
tinha acesso a coleta de esgoto, no ano de 2017, deste total, 45,1% foram tratados. O
ultimo Ranking de Saneamento Basico para as 100 maiores cidades brasileiras mostrou
que em 2016, apenas 16 cidades trataram acima de 80% de seus esgotos (INSTITUTO
TRATA BRASIL, 2018).

A preocupagdo maior reside no fato de que ainda existem muitas cidades que
ndo fazem o tratamento do esgoto que coletam, e nas cidades em que a coleta ¢
inexistente, o esgoto in natura ¢ despejado em corpos hidricos. Isso faz com que os
progressos com relacdo ao saneamento basico do pais sejam extremamente baixos

(INSTITUTO TRATA BRASIL, 2018).
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E importante salientar que o déficit de infraestrutura em saneamento existente
em muitos paises corrobora com a contaminagdo dos recursos hidricos superficiais e
também subterrdneos, uma vez que nestes paises, o esgoto sem nenhum tipo de
tratamento prévio ¢ lancado diretamente em mananciais (MELO et al., 2009).

Como o saneamento basico visa garantir a saude, a seguranga ¢ o bem-estar da
populacdo para evitar ameagas como a presenca de contaminantes, residuos, detritos,
patdégenos ou ainda substancias toxicas em geral, a crescente preocupacdo em relagdo a
contaminagdo e a qualidade da 4gua no Brasil estd voltada para o tratamento de esgotos
domésticos, uma vez que esse sistema ainda ¢ escasso (MELO et al., 2009).

E preciso repensar sobre a qualidade dessa 4gua tratada no que diz respeito a
presenga de CIE, pois os processos utilizados pelas empresas de tratamento de esgotos
publicam relatérios sobre a presenca de organismos patogénicos, mas nao se referem a
quantidade resultante, por exemplo, de farmacos (STARLING; AMORIM; LEAO,
2018).

Embora a infraestrutura de saneamento bésico brasileira seja um desafio para
esta e futuras geracdes, ¢ evidente que a implementagdo de novas tecnologias de
tratamento de efluentes e dguas residuais precisa ser considerada nas ETE. Dessa forma,
instigar-se-a a realiza¢do de novas pesquisas que elucidam sobre a ocorréncia, destino,
impacto ecologico e tratamentos capazes de removerem os contaminantes dos efluentes
para obten¢do e manutencdo de uma agua de melhor qualidade, além de preservar o
ecossistema para as proximas geracdes (BOTTONI; CAROLI, 2018).

Tendo em vista que nem sempre ¢ possivel obter sucesso de degradacdo de
farmacos com os tratamentos convencionais de esgotos, em virtude da sua limitagao
quanto a eliminagdo de poluentes recalcitrantes, novas tecnologias de oxidacdo de
efluentes e aguas residuais, como os POA, tém sido estudadas a fim de superar esta

questao (CLARIZIA et al., 2017).

3.5. Processos de Oxidag¢do Avangada (POA)

Os POA tém sido amplamente estudados e aplicados como alternativas isoladas
e/ou combinagdes de processos no tratamento de solos, aguas superficiais, subterraneas,
residuarias e efluentes industriais, em virtude da sua elevada capacidade de

mineralizacdo de diversos compostos organicos a didxido de carbono (CO»), 4gua e ions
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inorganicos derivados de moléculas que tenham heterodtomos em sua estrutura
(POYATOS et al., 2010; WANG et al., 2016; SHARMA; AHMAD; FLORA, 2018).
Estes processos sdo baseados, principalmente, na geragdo in situ de radicais
hidroxila (HO"), os quais apresentam baixa seletividade e sdo extremamente reativos,
com constantes de velocidade geralmente na ordem de 10°-~10° L mol~! s~ e um tempo
de meia-vida de 10~ segundos (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; HE et
al.,, 2016). O HO® ¢ a segunda espécie mais oxidante, precedido apenas pelo fluor,
Tabela 1. Seu potencial padrao de redugdo ¢ +2,80 V, equagdo (1)
(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; WANG et al., 2016).

HO'(aq) + € + H'(aqy — H20q) E°=+2,80V (1)

Tabela 1 — Potencial padrao de redugao (E°) de oxidantes comuns.

Oxidante E° (V)
Fluor (F2) 3,03
Radical hidroxila (HO") 2,80
Radical sulfato (SO4™) 2,60
Oxigénio atdmico (O) 2,42
Persulfato (S0s>7) 2,10
Ozobnio (03) 2,07
Peréxido de hidrogénio (H20,) 1,77
Permanganato de potassio (KMnOy) 1,67
Dioxido de cloro (C1O») 1,50
Acido hipocloroso (HCIO) 1,49
Cloro (CL) 1,36
Oxigénio (O2) 1,23
Bromo (Br3) 1,09

Fonte: Adaptado de BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014.

A formagdo do HO® ocorre mediante reacdes que combinam oxidantes, como
H,0; e ozdnio (O3) com catalisadores: ions metalicos (Fe**, Fe*") ou semicondutores
(T102) na presenga de irradiagdo ultravioleta (UV) ou visivel (Vis) (POURAN; AZIZ;
DAUD, 2015; NOGUEIRA et al., 2007).

Os POA podem ser classificados como sistemas homogéneos ou heterogéneos,

dependendo do estado em que o catalisador ¢ utilizado, além disso, os HO® podem ser
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formados na presenca ou auséncia de irradiacao, Tabela 2 (POURAN; AZIZ; DAUD,
2015; POYATOS et al., 2010).

Tabela 2 — Classificacao dos Processos de Oxidagao Avancada.

Com irradiagao

0;/UV

H,0,/UV

Feixe de elétrons

US

Sistemas Homogéneos H,0,/US

UV/US

Sem irradiagdo

03/ H,0O,

03/OH

H,O,/ Fe?* (Fenton)

Com irradiagao

Ti0,/0,/UV

Sistemas Heterogéneos Ti0,/H,0,/UV

Sem irradiagdo

Eletro-Fenton

Fonte: Adaptado de TEIXEIRA; JARDIM, 2004.

As reagdes entre os compostos organicos que contenham ligagdes duplas,
geralmente, ocorrem pela adicdo eletrofilica do radical hidroxila a molécula organica,
resultando na geragdo de radicais organicos, ou ainda pela abstracdo de um 4tomo de

hidrogénio de uma cadeia alifatica, equacdes (2) e (3) (ZHANG, Ying et al., 2016).

HO® + R,C=CR; — R»(OH)C—CRy' )
HO" + RH — H,0 +R° 3)

O primeiro mecanismo, ou seja, a adi¢do eletrofilica de HO" as ligacdes duplas ¢
mais rapido do que o mecanismo da abstragdo de hidrogénio, pois os sitios ativos em
compostos que tém a ligagcdo dupla favorecem o ataque pelo radical que € extremamente
reativo (ZHANG, Ying et al., 2016).

Uma alternativa aos POA tradicionais baseados na formacdo do HO® que tem
chamado atencdo dos pesquisadores ¢ a utilizagdo do persulfato (S20s>"), que é capaz de
gerar o radical sulfato (SO47"), este pode ser ativado por: (i) meio basico, (ii) luz UV,
(111) metal de transi¢do, conforme as equacdes (4) e (5) ou por (iv) ativagao térmica. O
radical sulfato possui um potencial padrao de reducao igual a +2,60 V, maior que aquele

apresentado pelo persulfato (+2,10 V), dessa forma, ¢ capaz de degradar contaminantes
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em concentracdes tragos (LIANG et al.,, 2008; STARLING, 2018; MIRALLES-
CUEVAS etal., 2019).

Fe**(ag) + S208% (aq) — F&*"(ag) + SO4"(ag) + SO4*(ag) 4)

Fez+(aq) + SO4_.(aq) — Fe3+(aq) + SO42_(aq) (5)

Embora o radical sulfato seja muito reativo, ele apresenta maior seletividade
quando comparado ao radical hidroxila, pois reage com 0s compostos organicos pelo
mecanismo de transferéncia de elétrons. Este mecanismo ocorre quando as reacdes de
adicao eletrofilica e de abstracdo de hidrogénio sao desfavorecidas. Em contrapartida, o
radical hidroxila reage, principalmente por abstracdo de hidrogénio (GHAUCH;
TUQAN; KIBBI, 2015; NOGUEIRA et al., 2007; ZHANG, Yiqing et al., 2016).

Além disso, maior estabilidade ¢ observada para o radical sulfato que tem uma
vida util de 30—40 ps. Em meio neutro ou bésico, ele apresenta um potencial de reducao
(+2,5 — +3,1 V) maior que o observado para o radical hidroxila em meio basico (+1,9
V) (ZHANG, Yiqing et al., 2016; STARLING, 2018; ANIPSITAKIS; DIONYSIOU,
2004).

E importante enfatizar que na presenga de fons inorganicos e matéria organica,
0s quais estdo presentes naturalmente em efluentes reais, o desempenho do processo de
oxidagdo pelo radical hidroxila ¢ afetado negativamente. Dessa forma, a seletividade do
radical sulfato pode ser uma vantagem na aplicagdo do processo em matriz real. Neste
sentido, € possivel que se obtenha resultados equivalentes ou ainda melhores quando o
radical sulfato é empregado (ZHANG, Yiqing et al., 2016).

A energia necessaria para a clivagem homolitica do persulfato em dois radicais
sulfato (140 kJ mol™), equacgdo (6), é menor do que a quantidade de energia necessaria
para a clivagem do peréxido de hidrogénio em dois radicais hidroxila (236 kJ mol™")

(WACIAWEK et al., 2017; STARLING, 2018).

S205° (aq) + hv — 2 SO4 " (ag) (6)
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3.6. Degradagdo de NAP por POA

Méndez-Arriaga, Esplugas e Giménez (2008) avaliaram e compararam a
degradacao de trés AINEs, NAP, ibuprofeno e diclofenaco, por fotocatalise heterogénea
em agua deionizada, bem como a toxicidade dos subprodutos para a bactéria Vibrio
fischeri. Os autores ndo encontraram tendéncias na degradagdo dessa classe de
farmacos, sendo que o NAP (200 mg L™') apresentou 75% de degradagdo, no entanto,
seus subprodutos apresentaram maior toxicidade para a fotobactéria.

Em outro estudo, Dulova, Kattel e Trapido (2017) avaliaram a degradagdo do
NAP pela combinacdo dos processos S>0s*/Fe*"/AC (dcido  citrico) e
H20,/S:08* /Fe*'/AC. A mineraliza¢do incompleta foi alcangada tanto na combinagio
quanto na aplica¢do dos processos individuais. Os autores também relataram que além
do radical hidroxila, o radical sulfato, SO4™, também contribuiu para a oxidagdo de
NAP, no entanto, maior contribui¢do foi observada pelos HO".

A degradacdo simultdnea dos farmacos NAP, genfibrozila e hidroclorotiazida,
em concentragdes tracos, em agua deionizada e agua de rio, foi estudada por Paiva
(2018) no processo foto-Fenton classico e modificado, este ultimo processo foi aplicado
em diferentes valores de pH. Para o tratamento foto-Fenton modificado do efluente real,
foi observada degradacdo completa dos farmacos, em apenas 15 minutos, utilizando-se
o complexo Fe/Ox na proporg¢ao de 1:9, pH 6,7 (natural do efluente) na presenca de 3,0
mg L' de Fe** e 4,0 mg L! de H,0..

Por outro lado, o processo foto-Fenton classico (pH 2,7) utilizando 1,0 mg L-!
de Fe’" e 2,0 mg L' de H20,, em 4agua deionizada, proporcionou uma remogio de 98%
de NAP ap6s 25 min, tanto na degradagdo simultanea (2,0 pmol L!) quanto isolada (3,7
umol L") dos farmacos, evidenciando desta forma que a cinética de degradacio de
NAP pelo processo classico ¢ mais lenta quando comparada com o processo foto-
Fenton modificado utilizando-se um efluente real.

Diante disso, com o desenvolvimento deste trabalho espera-se uma andlise
comparativa do efeito de ligantes NTA, EDTA EDDS, Cit e Ox na degradagdo de NAP
em agua destilada e em efluente ETE e, em meio neutro pelo processo foto-Fenton. A
eficiéncia sera avaliada ndo somente em termos da degradacdo do composto-alvo, mas

também em termos do custo e contribui¢do para o aumento da carga organica.
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3.7. Processos Fenton e foto-Fenton

A utilizagdo de perdxido de hidrogénio e fons ferrosos (Fe?") na forma de um sal
foi feita pela primeira vez por Fenton, em 1894, na oxida¢ao do acido tartarico. No
processo Fenton, equagdo (7), o radical hidroxila ¢ rapidamente formado pela
decomposicdo catalitica do peroxido de hidrogénio por ions ferrosos, em meio acido
(MIKLOS et al., 2018; DE LA OBRA et al., 2017; RUALES-LONFAT et al., 2016;
ZHANG; ZHOU, 2019).

Fe?"(aq) + H202(aq) — Fe*"(aq) + HO (aq) + HO (ag) k=76 Lmol!s! (7)

Esta reagdo redox ocorre no escuro e ¢ catalisada pelos ions ferrosos, sua maior
eficiéncia ¢ observada em valores de pH entre 2,5 a 3,0, devido a precipitagdo de
espécies de ferro em valores de pH mais altos (MIKLOS et al., 2018; NOGUEIRA et
al., 2007; VORONTSOV, 2019). O processo Fenton ¢é caracterizado pelo alto
desempenho e simplicidade operacional, visto que pode ser aplicado em temperatura
ambiente e pressdo atmosférica. Além disso, os reagentes nao sdo toxicos, portanto, ndo
causam danos ao ambiente (WANG et al, 2016; BABUPONNUSAMI;
MUTHUKUMAR, 2014).

Os ions férricos (Fe**) gerados pela reacdo de Fenton podem reagir com o
excesso de peroxido de hidrogénio formando mais espécies radicalares e regenerando os
ions ferrosos, equacgdo (8), esta reacdo ¢ conhecida como Fenton-/ike e possui uma
cinética mais lenta que a reacdo de Fenton. Dessa forma, tem-se que a regeneragdo do
catalisador de Fenton e, consequentemente, a geracao de HO' ¢ baixa. Embora, o radical
hidroperoxila (HO;") seja capaz de degradar contaminantes organicos, ele possui um
potencial padrao de redu¢do menor e ¢ mais seletivo que os HO® (MIKLOS et al., 2018;

BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014).
Fe**(aq) + H202aq) — H (aq + Fe*'a) + HO2'agp  k=9,1x107 L mol ™' 57! (8)
Quando os aquo-complexos férricos sdo irradiados com radiagdo UV-Vis,

equagao (9), ocorre uma transferéncia de carga do ligante para o metal, ou seja, um

elétron de um orbital centrado no ligante ¢ promovido para um orbital centrado no
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metal, reduzindo ions férricos a ions ferrosos e oxidando o ligante, desencadeando na

geracdo do radical hidroxila (MELO et al., 2009; RUALES-LONFAT et al., 2016).

Fe(OH)* ag) + hv — Fe*“(aq) + HO"(aq) )

Este processo ¢ conhecido como foto-Fenton, o qual utiliza a combinacdo do
processo Fenton com irradiagdo. A regeneracdo de ions ferrosos, os quais sdo 0s
catalisadores da reagcdo de Fenton, da inicio ao ciclo redox, pois eles estardo disponiveis
para reagir novamente com o peroxido de hidrogénio na reacao de Fenton, dessa forma,
tem-se a producdo extra de HO' e, consequentemente, uma melhora na eficiéncia do
processo quando comparado ao processo Fenton (MELO et al., 2009, NOGUEIRA et
al., 2007; POURAN; AZIZ; DAUD, 2015; SORIANO-MOLINA et al., 2018a).

O processo foto-Fenton tem se mostrado eficaz no tratamento de diferentes
classes de CIE, a saber: farmacos, corantes, pesticidas, inseticidas, clorofendis. Além
disso, a utilizagdo de irradiacdo solar contribui para a inativacdo de microrganismos e
diminui os gastos relacionados com o uso da energia elétrica, contribuindo, portanto,
com a sustentabilidade ambiental ¢ econdmica (CLARIZIA et al., 2017; POURAN;
AZIZ; DAUD, 2015).

O rendimento quantico ¢ uma medida da eficiéncia fotonica de uma reagdo
fotoquimica e ¢ definido como o nimero de mol de um produto formado, ou reagente
consumido, por nimero de mol de fétons absorvidos (NOGUEIRA et al., 2007).

O rendimento quantico da formacao de ions ferrosos, observada na equagao (9),
¢ relativamente baixo, cerca de 0,14 em 313 nm. Sabe-se que o aumento do pH favorece
a formacao de espécies hidroxiladas de ferro e que em valores de pH acima de 3,0,
ocorre a precipitagio do Fe**, Figura 2 (NOGUEIRA et al., 2007; MELO et al., 2009).

Conforme pode ser visto na Figura 2, a espécie Fe(OH)*" tem maior atividade
catalitica na faixa o6tima de pH do processo foto-Fenton, podendo estender sua banda de

absor¢ao até 400 nm (NOGUEIRA et al., 2007; KLAMERTH et al., 2011).
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Figura 2 — Diagrama de especiacao das espécies hidroxiladas de ferro.
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Fonte: Adaptado de CLARIZIA et al., 2017.

Varios parametros operacionais podem afetar a eficacia do processo foto-Fenton,
tais como: temperatura, pH, concentracdes de ferro, peréxido de hidrogénio e do
contaminante organico (SORIANO-MOLINA et al., 2018b; LUMBAQUE et al., 2019).

Portanto, eles devem ser estudados e otimizados para cada composto a fim de se
obter as melhores condigdes experimentais para aplicagdo viavel do processo, haja visto

que cada composto possui caracteristicas € comportamentos distintos.

3.8. Efeito dos parametros operacionais no processo foto-Fenton

3.8.1. Concentracao de H,O»

O perdxido de hidrogénio é o responsavel pela geracdo dos HO® no processo
foto-Fenton, portanto, sua concentragdo desempenha um papel fundamental no
processo. Melhores resultados de degradacdo podem ser observados com a utilizagdo de
doses elevadas de H>O», haja visto que mais HO" serdo gerados (BABUPONNUSAMI;
MUTHUKUMAR, 2014).

Contudo, quando concentragdes elevadas deste oxidante sdo utilizadas, ele pode
atuar como sequestrador de HO®, gerando espécies menos oxidantes, como o radical
hidroperoxila, equacao (10). Este, por sua vez, pode reagir com o HO", equagao (11) e,
consequentemente, diminuir a eficdcia do processo, devido a competi¢do com o
composto-alvo pelos HO" (MELO et al., 2009; POURAN; AZIZ; DAUD, 2015, WANG
etal., 2016).
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H202(aq) + HO'(aq) — HO2"(aq) + H20() k=2,7x10" L mol! s~ (10)
HO? (aq) + HO'(aq) — H20¢) + Oz (11)

Simultaneamente ao processo foto-Fenton, diversas outras reagdes podem
ocorrer, como a decomposi¢do natural do H>O», formando agua e oxigénio, conforme
equacdo (12) e sua fotolise (4 < 310 nm), conforme equacdo (13), que gera dois HO",
mesmo que em menor extensdo, em virtude da baixa absortividade deste oxidante (¢ =
18,6 L mol~! cm™ em 254 nm) (NOGUEIRA et al., 2007; POURAN; AZIZ; DAUD,
2015; MIKLOS et al., 2018).

H202aq) — 2 H20q) + Oxg) (12)
H202(aq) + Aiv — 2 HO (o) (13)

Em decorréncia das reagdes paralelas que ocorrem no sistema e a demanda pela
adicdo de mais agente oxidante, ¢ necessario realizar estudos da dosagem, bem como a
forma de dosagem de perdxido de hidrogénio visando o emprego da sua concentragdo
ideal e que permita atingir a maxima degradacdo do contaminante organico e
minimizagao de  reagoes paralelas ineficientes (BABUPONNUSAMI;
MUTHUKUMAR, 2014).

3.8.2. Temperatura do sistema

O aumento da temperatura tem um efeito significativo na eficiéncia do
tratamento de efluentes. Isso se deve ao fato de que temperaturas mais elevadas
fornecem mais energia para o meio reacional, consequentemente, a energia de ativacao
da reacdo ¢ superada e contribui para aumentar a cinética da reagdo, além de mais
radicais hidroxila. No entanto, o aumento da temperatura (> 40 °C) pode apresentar
resultados adversos dependendo do composto-alvo e efluente, pois favorece a
decomposicao do H>O», equagdo (12), diminuindo a quantidade disponivel para a reagcdo

(WANG et al., 2016).
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3.8.3. Concentracdo do contaminante organico

A concentra¢do do composto-alvo ¢ um dos principais fatores que influenciam o
processo foto-Fenton. Elevadas concentragdes do contaminante organico, da ordem de
mg L', afetam negativamente a eficiéncia de remogdo do mesmo, pois as interagdes
intermoleculares sdo maiores. Desta forma, ¢ necessario aumentar a dosagem dos
reagentes de Fenton para resultar em maior geragao de HO®, ou ainda aumentar o tempo
de irradiagdo; o que torna o processo moroso e oneroso. Em contrapartida, o processo de
degradacao ¢ mais eficaz quando concentragdes mais baixas dos contaminantes sao
utilizadas, o que ocorrera se a cinética de reagdo for de primeira ordem

(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; POURAN; AZIZ; DAUD, 2015).

3.8.4. Concentracdo de ferro

A determinacdo da concentragdo ideal de ferro no processo foto-Fenton esta
relacionada diretamente com a eficiéncia do processo na geragdo dos HO', pois os ions
ferrosos atuam como catalisadores da decomposi¢do do H»O» na reacdo de Fenton,
equacdo (7), na qual se observa a geracdo dos radicais responsaveis por degradar a
matéria organica (WANG et al., 2016).

Geralmente, observa-se que a remocdao do composto-alvo aumenta com o
aumento da concentra¢io de Fe?", porém, existe uma concentra¢cdo maxima em que esse
sinergismo ¢ observado. Um excesso de sais ferrosos aumenta a quantidade de solidos
dissolvidos em solug¢do e influencia na penetracdo de luz na solugdo irradiada, além
disso, os ions ferrosos passam a competir com o composto-alvo pelos HO®, devido a alta
reatividade e baixa seletividade deste radical, equagdo (14) (BABUPONNUSAMI;
MUTHUKUMAR, 2014; WANG et al., 2016; POURAN; AZIZ; DAUD, 2015).

Fe*"(ag) + HO ag) — Fe¥*(ag) + HO (ag) (14)

Como o objetivo dos tratamentos visa a eliminagdo dos contaminantes em
efluentes reais, este por sua vez, deve atender as especificagdes legais para seu correto

descarte ou reuso. No Brasil, o Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA)
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estabelece que o valor maximo permitido de ferro dissolvido para que o efluente possa

ser corretamente descartado é de 15 mg L' (CONAMA, 2011).

3.8.5. Influéncia do potencial hidrogenidnico (pH)

A estreita faixa de pH (2,5-3,0) que garante a eficiéncia dos processos ainda ¢é
um fator limitante, haja visto que para que as espécies hidroxiladas de ferro estejam
presentes no meio reacional é necessario um controle rigoroso do pH. E nesse pequeno
intervalo de pH que estas espécies apresentam maiores atividades cataliticas, em virtude
da maior absor¢do de radiagao (CLARIZIA et al., 2017; MELO et al., 2009; ZHANG;
ZHOU, 2019).

O controle do pH do meio assegura que nao haja precipitacdo de oxihidroxidos
de ferro inativos, nem reagdes paralelas, como o sequestro de HO" que ocorrem quando
se tem elevadas concentragdes de ions hidronio (H'), equacdo (15) (CLARIZIA et al.,
2017; BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; NOGUEIRA et al., 2007).

HO'ag) + H'ag) + & — H20q) (15)

Contudo, o uso de reagentes acidificantes e neutralizantes, antes ¢ apos o
tratamento para o correto descarte de efluentes sdo atitudes que trazem desvantagens
relacionadas com gastos de reagentes e com o meio ambiente, devido ao aumento de
salinidade da solucao e formagao de lodo (ZHANG; ZHOU, 2019).

Outra desvantagem observada no emprego destes processos, além do alto custo
operacional (comparado com outros tratamentos), faixa 6tima de pH limitada, geracao
de grande volume de lodo ¢ a dificuldade na recuperagdo do catalisador homogéneo,
haja visto que para aplicagdo industrial, elevadas concentragdes do catalisador sdo
necessarias (WANG et al., 2016).

Além disso, quando a aplicacdo do processo ¢ realizada em solos ou em agua
subterranea, a acidificacdo do meio reacional pode levar a liberagdo de gases no
ambiente, tais como: sulfetos e cianetos, ou ainda, pode ocorrer & mobilizagdo de metais
toxicos (ZHANG; ZHOU, 2019).

Vale ressaltar que além dos parametros citados, a composi¢dao do efluente a ser

tratado também pode afetar a eficiéncia do processo foto-Fenton. A presenca de ions
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inorganicos, como: carbonatos, bicarbonatos, cloretos, brometo, fluoreto, fosfato e
sulfato ou a formacgao deles durante a degradagdo podem refletir diretamente na cinética
da reagdo, isso ird depender do tipo de ion e da sua concentracio (POURAN; AZIZ;
DAUD, 2015, ZHANG, Ying et al., 2016).

Os seguintes efeitos combinados ou ndo devem ser considerados: (i)
complexacdo de Fe 2 ou Fe ** por esses ions, diminuindo a reatividade das espécies de
ferro com H»Og; (i) precipitagdo desses ions de ferro na forma de fosfatos, diminuindo
o teor de ferro dissolvido; (iii) eliminagdao de radicais hidroxila e formagao de ions
radicais inorganicos menos reativos (ClI™, Ch™ e SO4™) e (iv) reacdes de oxidacdo
envolvendo esses radicais (MARSON et al., 2017).

Neste sentido, o processo foto-Fenton modificado que utiliza complexos
organicos de ferro tem merecido destaque, pois permite aplicabilidade em meio neutro
ou quase neutro, haja visto que os complexos mantém as espécies de ferro soltveis até
valores proximos da neutralidade, isso elimina os custos adicionais de acidificagdo e
posterior neutralizagdo (CLARIZIA et al., 2017; NOGUEIRA et al., 2007, RUALES-
LONFAT et al., 2016; SOARES et al., 2015).

3.9. Processo foto-Fenton modificado

A adicdo de ligantes organicos (L) capazes de complexarem com o ferro mantém
as espécies de ferro soliveis numa ampla faixa de pH, permitindo aplica¢do do processo
foto-Fenton em meio proéximo a neutralidade, este processo também ¢ conhecido como
foto-Fenton modificado. Além de solucionarem a limitagdo com relagdo ao pH, pois
formam complexos estaveis com Fe**, os complexos organicos de ferro absorvem a luz
UV-Vis mais eficientemente que os aquo-complexos de ferro (CLARIZIA et al., 2017;
KLAMERTH et al., 2013).

Uma das propriedades que corroboram com a utilizagdo destes complexos ¢é
justamente a capacidade que o ferro tem em sofrer redugdes fotoquimicas. Isso melhora
a eficiéncia do processo foto-Fenton, uma vez que as fotolises dos complexos levam a
formacdo de Fe**, equagdo (16) (CLARIZIA et al., 2017).

A alta eficiéncia do processo, quando ndo garante a mineralizagdo completa, tem
como consequéncia, a diminui¢cdo da carga orgdnica no meio reacional, portanto, os

compostos formados podem ser passiveis ao tratamento biologico, que por sua vez pode
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ser aplicado como um poés-tratamento (KLAVARIOTI; MANTZAVINOS; KASSINOS,
2009).

[Fe*" + L]ag) + hv — [Fe*'L] aq) — Fe* @aq) + L aq) (16)

Apesar de muitos pesquisadores entenderem que a adi¢ao de ligantes organicos
contribui para aumentar a carga organica do meio reacional, geralmente, observa-se que
eles sao mineralizados ao final do processo (CLARIZIA et al., 2017; NOGUEIRA et al.,
2007).

Para utilizagdo destes complexos, ¢ necessario fazer uma avaliagdo prévia das
propriedades de biodegradabilidade, absorcdo da radiagdo UV-Vis, rendimento
quantico, fotdlise e ecotoxicidade de cada um dos ligantes que se pretende empregar no

processo foto-Fenton modificado (CLARIZIA et al., 2017).

3.10. Ligantes organicos

3.10.1. Oxalato de potassio (Ox)

O oxalato de potassio (Ox), Figura 3, é o ligante mais comum utilizado
atualmente para formar complexos fotossensiveis com ions férricos visando a
degradag¢do de contaminantes organicos, em virtude da elevada fotosensibilidade do
complexo ferrioxalato e, elevado rendimento quéntico da geragdo de ions ferrosos

(RODRIGUEZ et al., 2009).

Figura 3 — Estrutura molecular do ligante Ox.
@)
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Fonte: A autora.
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A utilizacdo de Ox em sistemas foto-Fenton modificado disponibiliza ions

férricos até pH proximo a 5,0, devido a formacdo de complexos soluveis, como mostra a

Figura 4 (CLARIZIA et al., 2017).

Figura 4 — Diagrama de especiacao do complexo Fe(Ill)-oxalato em funcao do pH.
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Fonte: Adaptado de CLARIZIA et al., 2017.

A fotolise do complexo tem um rendimento quantico da geracdo de ions ferrosos

igual a 1,24 a 300 nm e pH 2,0. Com relagdo a toxicidade e recalcitrancia do Ox, pode-

se dizer que em virtude da sua baixa massa molar os riscos sdo baixos, pois ele é

susceptivel a biodegradacdo, logo apresenta baixa ou nenhuma toxicidade para a biota

aquatica (ZHANG; ZHOU, 2019; CLARIZIA et al., 2017).

Em sistemas foto-Fenton que utilizam o complexo ferrioxalato, a taxa de

geracdo de HO" ¢ cerca de 3 a 4 ordens de magnitude maior que a do sistema cléssico de

Fenton (ZHANG; ZHOU, 2019). O complexo Fe(Ill)-oxalato absorve a luz mais

intensamente que o Fe(OH)**, com uma extensdo de absor¢dio na faixa visivel (até

A =440 nm), Figura 5 (CLARIZIA et al., 2017).
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Figura S5 - Coeficientes de absorcdo molar de espécies quelatadas: (0)
FeOx, /FeOx ;> para  Fe(Ill):oxalato = 1:12 a  pH = 4;(e) FeOx, para
Fe(Ill):oxalato = 1:3 apH = 4; (A) Fe(OH)*" a pH = 4; (+) Citrato de Fe(IlI) para Fe
(Ill):citrato = 1:1 apH = 6,1.
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Fonte: Adaptado de CLARIZIA et al., 2017.

Geralmente, a propor¢ao molar de 1:3 do complexo Fe(Ill)-oxalato ¢ a mais
estavel. Nesta propor¢do, o complexo ferrioxalato ([Fe(C204)3]*") tem trés ions
bidentados de oxalato, nos quais o ferro apresenta-se ligado ao centro (ZHANG;
ZHOU, 2019; SOARES et al.,, 2015). Abaixo desta propor¢do, o rendimento da
regeneracdo de ions ferrosos pode ser reduzido, j4 que a concentracdo de oxalato ¢
insuficiente. Propor¢des maiores de oxalato levam ao incremento de carbono orgéanico
que pode competir com o composto-alvo pelos HO®, reduzindo a eficiéncia de
degradacao do processo (SOARES et al., 2015).

Nogueira e colaboradores (2017) utilizaram os complexos ferrioxalato,
ferricitrato e ferrimalato no processo foto-Fenton solar em condi¢des proximas da
neutralidade e também em valores de pH < 4,0, visando a degradagdo do antibidtico
levofloxacino. Eles avaliaram as propor¢des molares de 1:3, 1:6 e 1:9 entre ferro e
oxalato e [Fe*] < 2,0 mg L™!. A razdio molar 1:3 entre ferro e oxalato e 1,0 mg L™! de
Fe’" proporcionou completa remocdo do composto-alvo apds 60 min de reagio em
valores de pH 5,0 e 6,0, sendo estes resultados melhores quando comparados aos
obtidos pelo processo foto-Fenton solar convencional. Os autores ainda mencionaram
que este resultado esta relacionado a maior fotoatividade do complexo ferrioxalato

quando comparado aos demais complexos estudados.
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3.10.2. Citrato de sodio (Cit)

O citrato de sédio (Cit), Figura 6, tem sido utilizado como um ligante organico

de ferro no processo foto-Fenton.

Figura 6 — Estrutura molecular do ligante Cit.
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Fonte: A autora.

Apesar da fotolise do complexo Fe(Ill)-citrato apresentar um rendimento
quantico da formacio de Fe?" inferior aquele apresentado pelo complexo ferrioxalato,
ele pode ser empregado em valores de pH mais elevados e a disponibilizacao de ferro
ocorre até valores de pH quase neutro, Figura 7 (RUALES-LONFAT et al., 2016;
CLARIZIA et al., 2017).

Figura 7 — Diagrama de especiagdo do complexo Fe(Ill)-citrato em fun¢ao do pH.
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Fonte: Adaptado de CLARIZIA et al., 2017.

A fotolise do complexo Fe/Cit tem um rendimento quéntico da formagado de ions
ferrosos igual a 0,21 em 436 nm e pH 6,0 (FAUST; ZEPP, 1993). Este complexo pode
estender sua banda de absor¢do até¢ 440 nm, Figura 5. Além disso, a utilizagdo de altas
concentragdes de citrato ocasiona num aumento da taxa de degradacdo em fungdo da

maior geracao do complexo (CLARIZIA et al., 2017).
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De fato, o complexo formado entre ferro e citrato tem uma estabilidade baixa,
por isso, sd0 necessarias maiores quantidades deste ligante para que todo o ferro
presente em solugdo possa ser complexado. Mas, isso ndo significa que uma propor¢ao
exagerada deve ser empregada, pois o citrato reage rapidamente com os HO* (ZHANG;
ZHOU et al., 2019).

A literatura apresenta discrepancias em relag@o as espécies de Fe/Cit dominantes
em solucdo em diferentes valores de pH. Na Figura 7, pode-se observar, por exemplo,
que o complexo formado entre Fe/Cit esta disponivel entre valores de pH de 2 a 6,
acima de pH 4,0, tem-se a precipitagdo do ferro.

Por outro lado, na Figura 8, observa-se que o complexo Fe/Cit estd disponivel
até um valor de pH 4,0, no entanto, os ions férricos comegaram a precipitar em valores

de pH acima de 8,0 (CHEN et al., 2011).

Figura 8 — Fragdo de espécies de Fe(Ill) baseada nas constantes de estabilidade das
espécies Fe(III)-Cit e Fe(IlI)-hidroxo em fung¢do do pH.
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Fonte: Adaptado de CHEN et al., 2011.

Chen e colaboradores (2011) relataram que apesar da termodinamica prever a
precipitacdo de ions férricos hidratados acima de pH 7,0, eles observaram que a
precipitagdo era lenta e que havia a presenga de espécies homogéneas do complexo
Fe/Cit na faixa de pH analisada. Neste contexto, observa-se que o Fe/Cit ¢ a espécie
predominante at¢ pH 4,0. Acima deste valor, tem-se a formag¢do de FeOHcit™ e
Fex(OH)a(cit)>2, sendo as duas primeiras responsaveis por induzir a formagio

fotoquimica dos radicais hidroxila.
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Ruales-Lonfat e colaboradores (2016) determinaram a geragdo de HO® em
sistemas foto-Fenton modificado empregando o complexo Fe-citrato para a inativacao
da bactéria Escherichia coli em agua de rio, em trés diferentes valores de pH (6,5; 7,5 e
8,5). Eles demonstraram que o pH tem uma forte influéncia na geracdo do radical
hidroxila e que em pH 8,5 houve maior geragao do radical, em virtude da maior
estabilidade do complexo neste valor de pH. Chen e colaboradores (2011) também
evidenciaram que as espécies de Fe’*, as quais sdo formadas em fun¢do do pH e sua
propor¢ao com o ligante tém influéncia direta na formagao do radical hidroxila.

Algumas das possiveis justificativas para maior estabilidade do complexo em
meio basico, foi atribuida a presenga de complexos de valéncias mistas e a troca idnica
de ions férricos por ions ferrosos, dessa forma, hd predominancia do complexo Fe(Il)-
citrato em solucdes quase neutras e basicas, conforme as constantes de estabilidade

condicionais para o complexo, Figura 9 (RUALES-LONFAT et al., 2016).

Figura 9 — Constantes de estabilidade condicional de Fe-Cit.

Constantes de estabilidade condicional de Fe-Cit (log K-')

Fonte: Adaptado de RUALES-LONFAT et al., 2016.

3.10.3. Acido Nitrilotriacético (NTA)

O 4cido nitrilotriacético (NTA), Figura 10, pertence a familia dos &cidos
aminopolicarboxilicos, a qual € caracterizada por apresentar compostos distintos de
grupos carboxilatos que se unem através de d&tomos de carbono a um ou mais atomos de
nitrogénio. Os compostos dessa familia se destacam por serem capazes de formarem
complexos aquosos estaveis e soliveis com ions metélicos di ou trivalentes (DE LUCA;

DANTAS; ESPLUGAS, 2015).
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Figura 10 — Estrutura molecular do ligante NTA.
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Fonte: A autora.

O ligante NTA livre é facilmente biodegraddvel por microrganismos presentes
em aguas superficiais e apresenta baixa toxicidade quando comparado a outros agentes
quelantes fortes. Sua toxicidade e biodegradabilidade estdo relacionadas com a
especiacdo do metal ao qual estdo ligados (DE LUCA; DANTAS; ESPLUGAS, 2015).

Conforme Clarizia e colaboradores (2017), a toxicidade do NTA sé ¢ observada
quando sua concentracdo ¢ igual ou maior que a concentragdo de ions metalicos
bivalentes presentes no sistema. Como nenhum efeito de eutrofizacdo foi relacionado
diretamente com este ligante e sabendo que sua concentracdo em ambientes reais €
extremamente baixa, bem como a mobilizagdo de metais pesados em sedimentos, as
chances que riscos ambientais como a toxicidade aguda e cronica estejam relacionados
com o NTA s3o minimas.

O complexo Fe/NTA tem um rendimento quantico da formacao de ions ferrosos,
na presenga de 4-clorofenol, pH 6,0 e 313 nm igual a 0,16 (ABIDA et al., 2006). Este
valor ¢ reflexo da baixa reatividade do ligante com os radicais hidroxila, isso torna o
complexo estavel. Assim como o citrato, a disponibilizag¢do de ferro, pelo ligante NTA,

ocorre até valores pH quase neutro, Figura 11 (CLARIZIA et al., 2017).
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Figura 11 — Diagrama de especiagdo do complexo Fe(III)-NTA em fungao do pH.
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Fonte: Adaptado de CLARIZIA et al., 2017.

3.10.4. Acido etilenodiaminotetra-acético (EDTA)

O acido etilenodiaminotetra-acético (EDTA), Figura 12, assim como o NTA,
também faz parte da familia dos acidos aminopolicarboxilicos, ele ¢ um quelante
hexadentado muito utilizado em diversas aplicagdes industriais ¢ na remediacdo de
solos em virtude da sua capacidade de inativa¢do de ions metalicos na proporcdo de 1:1.
De fato, os riscos associados a mobilizagao de metais pesados em sedimentos e sua
persisténcia de até 15 anos no meio ambiente gera preocupagdo (DE LUCA; DANTAS;
ESPLUGAS, 2014; FIORI et al., 2010; ZHANG; ZHOU, 2019).

Figura 12 — Estrutura molecular do ligante EDTA.
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Fonte: A autora.

Diferentemente do NTA, o EDTA ¢ recalcitrante, possui baixa

biodegradabilidade e ¢ toxico. A toxicidade do EDTA depende do ion metalico ao qual
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ele se liga, pois estudos demonstraram que este quelante ndo ¢ toxico para
micronutrientes ¢ mamiferos em concentragdes tragos. No entanto, existe relagao direta
e indireta deste ligante com a eutrofizagdo da agua (DE LUCA; DANTAS;
ESPLUGAS, 2014).

Fiori e colaboradores (2011) ressaltam que apesar do EDTA nao ser atraente do
ponto de vista ambiental, a utilizagdo de agentes quelantes mais biodegraddveis na
remediacao de solos pode conduzir a resultados insatisfatdrios, visto que seu periodo de
a¢do sera mais curto.

A literatura também mostra que os subprodutos oriundos da fotodegradagao de
complexos Fe(Ill)-EDTA apresentaram alta biodegradabilidade (CLARIZIA et al.,
2017). Portanto, eles serdo degradados no tratamento secundario utilizado nas ETE ou
ainda pode-se aplicar a integragdo do processo foto-Fenton modificado com um
tratamento bioldgico, garantindo assim sua remoc¢ao (KLAMERTH et al., 2013).

O rendimento quantico da fotolise desse complexo ¢ 0,01 em 365 nm e pH 9,0,
ele ¢ dependente do pH, oxigénio dissolvido na solu¢do e comprimento de onda da
radiagdo (KOCOT; KAROCKI; STASICKA, 2006). Quando complexos entre ions
férricos ¢ o EDTA sao utilizados, o valor de pH do processo foto-Fenton pode ser
ampliado para valores basicos sem que haja precipitagdo de ions férricos, Figura 13
(CLARIZIA et al., 2017). Isso ¢ possivel devido a maior estabilidade apresentada pelo
complexo Fe/EDTA, quando comparada a estabilidade do ferro com NTA e EDDS
(ZHANG; ZHOU, 2019).

Figura 13 — Diagrama de especia¢do do complexo Fe(IlI)-EDTA em fung¢ao do pH.
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3.10.5. Acido etilenodiamina-N, N'-disuccinico (EDDS)

O é4cido etilenodiamina-N, N'-disuccinico (EDDS), Figura 14, é um isomero
estrutural do EDTA e assim como o NTA, tem atraido a atencao de pesquisadores para a
substituicdo do EDTA em POA, pois sdo mais biodegradaveis (HUANG et al., 2012;
FIORI et al., 2010; MIRALLES-CUEVAS et al., 2019). Ele possui dois centros quirais
em sua estrutura e existe na forma de trés estereoisomeros: [S, S], [R, S] e [R, R] -

EDDS (ZHANG, Ying et al., 2016).

Figura 14 — Estrutura molecular do ligante EDDS.
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Fonte: A autora.

O complexo Fe/EDDS se destaca entre os demais, pois permite altas taxas de
remocdes de compostos organicos em curtos periodos de irradiagio (SORIANO-
MOLINA et al., 2019).

A fotdlise do complexo Fe/EDDS apresenta um rendimento quantico moderado
da formagao de ions ferrosos, 0,11 a pH 6,0 entre 290 e 400 nm (WU et al., 2014). Ele
depende do pH, oxigénio dissolvido e das concentragdes do complexo, bem como de
ions férricos. O complexo entre estes ions e o EDDS disponibiliza Fe*" em valores de
pH proximos da neutralidade, Figura 15 (CLARIZIA et al., 2017).

O rendimento quéntico da geragdo de radicais hidroxila em pH 6,0 e 365 nm ¢
de 0,02 (CLARIZIA et al., 2017; HUANG et al., 2012). A constante de velocidade da
reacdo entre o EDDS e os radicais hidroxila, em pH 8,0 ¢ répida, cerca de 2,48 +
0,43x10° L mol~! s, portanto, o ligante organico ¢ rapidamente decomposto por esses

radicais (ZHANG; ZHOU, 2019; ZHANG, Ying et al., 2016).
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Figura 15 — Diagrama de especiagdao do complexo Fe(III)-EDDS em fun¢ao do pH.
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Fonte: Adaptado de CLARIZIA et al., 2017.

Em meio basico, o radical superdxido (O:) ¢ dominante (MIRALLES-
CUEVAS et al., 2015; HUANG et al., 2012). O EDDS pode estender sua banda de
absor¢ao até¢ 340 nm em uma razao molar de 1:1 com o ferro, nesta propor¢ao também
se observa a formagdo de um complexo estdvel com ferro em meio neutro ¢ também
meio acido (SOARES et al., 2015; ZHANG, Ying et al., 2016; LUMBAQUE et al.,
2019).

Em um trabalho recente, Zhang e Zhou (2019) relataram que a faixa de pH entre
3 e 9 ¢ ideal para a formagao do complexo Fe/EDDS. A Figura 16 mostra a distribui¢do

destes complexos na faixa de pH compreendida entre 2—11.

Figura 16 — Distribui¢do de espécies de Fe-EDDS em pH 2—11 (Nota: EDDS mistura
denota a mistura de 25% [S, S]-EDDS, 50% [R, S]-EDDS, e 25% [R, R]-EDDS).

100 —— L =[5,S]-EDDS
20 —— L = ECDS mistura
a4

Fonte: Adaptado de ZHANG; ZHOU, 2019.
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Pela analise da Figura 16, observa-se a formagdo de quatro espécies na faixa de

pH estudada, sdo elas: FeL~, Fe(OH)L 2, Fe(OH)L~ e Fe(OH)4", abaixo de pH 7.8, a

espécie dominante ¢ FeL™ e conforme se aumentou o pH foram constatando-se a

formacgao das demais espécies.

A Tabela 3 mostra um resumo das caracteristicas dos ligantes, como o

rendimento quantico da formacdo de ions ferrosos, bem como o valor de pH e o

comprimento de onda em que o mesmo ocorre e suas respectivas estruturas.

Tabela 3 — Resumo comparativo entre as caracteristicas dos ligantes organicos

avaliados.
Estrutura do ligante Ren(llm.ento Valor de pH Comprimento Referéncia
quintico de onda (nm)
o
K+OJH(\OK+ ZHANG; ZHOU,
i 1,24 2 300 2019; CLARIZIA et
Ox al., 2017
0 OH 0
Nabwomf FAUST; ZEPP,
s 0,21 6 436 1993
Cit
0
I
HO OH
o)\/N\ 0,16 6 313 ABIDA et al., 2006
HD'/gO
NTA
[e]
o /U\GH
N S KOCOT;
ox /\ﬂ/ 0,01 9 365 KAROCKI;
o STASICKA, 2006
EDTA
HO. e}
~ o
Ho\n/\/NH \/\NH/l\)koH
§ 4. 0,11 6 290 a 400 WU et al., 2014
o OH
EDDS

Fonte: A autora.
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4. MATERIAIS E METODOS

4.1. Reagentes

1- Padrdo de naproxeno de sddio (Ci4Hi13NaO3) com pureza superior a 99% (m/m)
(Sigma-Aldrich).

2- Hidréxido de sddio (NaOH) (Synth) - preparou-se solugdes de hidroxido de sodio em
diferentes concentragdes (0,01; 0,1; 1,0 e 3,0 mol L), para ajuste de pH.

3- Acido cloridrico (HCI) - 37% m/v (Panreac) - preparou-se solugdes de acido
cloridrico, com concentra¢des iguais a 0,01; 0,1; 1,0 e 3,0 mol L', para ajuste de pH.

4- Nitrato férrico nonahidratado (Fe(NO3)3.9H20) (Synth) - preparou-se uma solucdo
estoque 0,025 mol L.

5- Acido sulfurico (H2SO4) PA-ACS (Dinamica) - preparou-se uma solugio estoque na
proporgao de 1:17 (v/v) (H2SO4/ H20) utilizada na analise de peroxido de hidrogénio
residual.

6- Oxalato de 6xido de titanio e potassio dihidratado (C4K209Ti.2H20) > 90% (Sigma-
Aldrich) - preparou-se uma solugio estoque 50 g L', utilizada na analise de perdxido
de hidrogénio residual.

7- Peroxido de hidrogénio PA (H20:) (Synth) - 30% (m/v) - essa solugdo comercial foi
padronizada com permanganato de potéssio antes do preparo das solucdes estoques com
diferentes concentragdes para serem utilizadas nos experimentos de degradacao.

8- Persulfato de potéssio (K2S20g) PA-ACS (Dinamica) - preparou-se solugdes estoques
de 0,05 ¢ 0,1 mol L.

9- Iodeto de potassio (KI) PA-ACS (Vetec) - preparou-se uma solucao estoque 0,05 mol
L

10- Bicarbonato de sdédio (NaHCO3) PA-ACS (Dindmica) - preparou-se uma solugdo
estoque 0,05 mol L.

11- Oxalato de potassio monahidratado (K2C204.H20) PA-ACS (Synth) - preparou-se
uma solugio estoque 0,025 mol L',

12- Citrato de sodio dihidratado (NaCsHs07.2H20) (Synth) - preparou-se uma solucao
estoque 0,025 mol L.

13- NTA (C¢HsNNa3Os) (Sigma) - preparou-se uma solucdo estoque 0,025 mol L.
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14- EDTA (CioH14N2OgNa».2H>0) (Synth) - preparou-se uma solucao estoque 0,025
mol L.

15- EDDS (Ci0H13N2NO3Og) (Aldrich) - preparou-se uma solugdo estoque 0,05 mol
L.

16- Sulfito de s6dio (Na2SO3) anidro PA (Synth) - preparou-se solugdes estoques de
diferentes concentragdes (101; 25,2; 12,0; 2,5; 0,3 ¢ 0,6 g L1).

17- Metanol grau CLAE-UV (Panreac) - utilizou-se este reagente como fase movel para
as analises em cromatografia liquida de alta eficiéncia.

18- Acido acético (CH3COOH) (Panreac) - utilizado para a acidificacio da agua
deionizada, solvente utilizado como fase movel nas andlises de cromatografia liquida de

alta eficiéncia.

4.2. Equipamentos e Materiais

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

2- Desionizador (MilliQ Plus);

3- Espectrofotometro UV-Vis (SHIMADZU UV-1800);

4- pHmetro (mPA-210);

5- Agitador magnético (Fisatom);

6- Cubetas de quartzo;

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

8- Seringa;

9- Radiometro (Solar Light®, PMA 2100) equipado com um sensor de radiagao UV-A
(320—400 nm);

10- Reatores tipo tanque de 500 mL (frasco ambar), com profundidade de 4,9 cm,
diametro de 15,5 cm e uma superficie irradiada de 188,6 cm?;

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

4.3.1. Monitoramento da [NAP] por cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE)

A concentragdo do farmaco NAP foi monitorada usando um cromatografo
liquido de alta eficiéncia LC-6AD (SHIMADZU), equipado com um detector UV-Vis,
com arranjo de diodos, disponivel no Laboratério Multiusuario do Instituto de Quimica
da UFU. A fase estacionaria ¢ composta por uma coluna C-18 Phenomenex de fase
reversa ¢ como fase movel, metanol grau CLAE e solugdo aquosa de acido acético
0,01% foram utilizados em uma propor¢ao de 75%:25% (v/v) para a solugdo do farmaco
em agua destilada e 65%:35% (v/v) para o efluente ETE. Em cada injecdo, 50 uL da
amostra foram eluidos pela coluna a uma vazio de 1 mL min~!.

A curva analitica de -calibragio do farmaco foi feita injetando-se no
cromatografo (em triplicata), solugdes de NAP em diferentes concentragcdes (entre
0,00625 a 1,5 pmol L), preparadas a partir de uma solugio estoque do farmaco de
concentragio 60 pmol L', em baldes volumétricos de 10,00 mL para cada

concentracao.

4.3.2. Determinacdo do consumo de H>O» por espectrofotometria de absor¢cdo molecular

na regiao UV-Vis

A determinacdo da concentracdo do perdxido de hidrogénio residual foi
realizada por analise espectrofotométrica com oxalato de 6xido de titanio e potassio. Em
meio acido, o H>O; reage com o oxalato de 6xido de titanio e potassio e forma o acido

pertitanico (H2TiO4), conforme mostra a equacao (17):

H202(ag) + Ti*' (aq) + H200) — H2TiO4(ag) + 4 H'(aq) (17)

O 4cido pertitanico tem coloragdo amarela e absorbancia maxima em 400 nm.
Este método foi empregado, pois permite aplicagdo em efluentes aquosos e esgoto bruto
na faixa de concentragdo compreendida ente 0,1 e 50 mg L~! (USP TECHNOLOGIES,
2015).
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Para determinagdo do peroxido de hidrogénio, adicionou-se 500,0 puL de éacido
sulfurico (1:17) (v/v), 400,0 uL. de oxalato de titdnio e potéssio e 4100 uL. da amostra

contendo o oxidante em um tubo.

4.3.3. Determinacdo do consumo de K>S,Og por espectrofotometria de absorcdo

molecular na regido UV-Vis

O ion persulfato pode ser quantificado por método espectrofotométrico,
utilizando-se uma solucdo de iodeto de potassio (KI), equacao (18). Na presenca de
excesso de iodeto, a reagdo ¢ acelerada e produz uma cor amarela, equagdo (19), apos
15 min, a reagdo cessa, entdo a realizagdio da leitura da absorbancia no
espectrofotometro UV-Vis pode ser realizada em 352 nm (LIANG et al., 2008;
STARLING, 2018).

SzOszf(aq) +2 [ @aq — 2 SO427(aq) + Io9) (18)

2 82037 (aq) + Ins) = S406> (aq) + 2 I"aq (19)

A oxidacdo do iodeto de potassio pelo ar pode ser evitada adicionando-se
bicarbonato de sodio (NaHCO3) a solugdo. Para determinagao do persulfato de potassio,
adicionou-se 3000 pL da solugdo de KI contendo NaHCO; e 2000 pL da amostra
contendo K2S20s.

4.4. Matriz real (efluente ETE)

As amostras do efluente ETE foram fornecidas pelo Departamento Municipal de
Agua e Esgoto (DMAE) e coletadas na Estagdo de Tratamento de Egosto (ETE
Uberabinha), da cidade de Uberlandia — MG, no dia 17 de Setembro de 2019. O efluente
coletado j4 havia sido tratado pelos processos convencionais empregados pela estagao,
como o tratamento primario, para remover SS e, na sequéncia o tratamento secundario,
o qual ¢ realizado em reatores anaerdbicos com a finalidade de remover a matéria
orgénica susceptivel a biodegradagao do lodo ativado com microorganismos.

A caracterizagdo dos parametros fisico-quimicos do efluente foi realizada nos

dias subsequentes a sua coleta, os dados sdo apresentados no subitem 5.6.1.



54

Posteriormente, o efluente foi armazenado em frascos ambar e recipientes de plastico
(bombonas), com capacidades de 4 L e 60 L, respectivamente. As amostras foram
mantidas sob refrigeracdo até a realizacdo dos POA.

4.5. Procedimento experimental

4.5.1. Experimentos de fotodegradacio com radiacio artificial e solar

Os experimentos foto-Fenton modificado foram realizados em escala
laboratorial, em reatores fotoquimicos (frasco ambar), tipo tanque, com capacidade de
500 mL. A solugdo contendo NAP 1,0 umol L~! (230 ug L), foi mantida sob agitacio
magnética. Utilizou-se duas lampadas de luz negra de 10 W, com emissdo maxima entre
350—400 nm, como fonte de irradiacdo UV-A artificial; elas foram posicionadas em
paralelo a uma distancia de 3,5 cm uma da outra e a 1,0 cm do topo do reator, Figura 17.
A irradidncia média na regido do UV-A foi de 29 W m2, ela foi medida utilizando-se

um radiometro, com o sensor posicionado na mesma altura do reator.

Figura 17 — Sistema operacional dos experimentos de fotodegradagdo com radiagdo

artificial.

Fonte: A autora.

Os reatores utilizados tém uma profundidade de 4,9 cm, didmetro de 15,5 cm e
uma superficie irradiada de 188,6 cm?. Durante a realizacio dos experimentos, o
volume correspondente para cada analise foi retirado da solucdo que estava sendo
degradada, em intervalos de tempo pré-estabelecidos, para realizagdo das analises

quimicas de consumo de peroxido de hidrogénio ou persulfato de potassio e,
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monitoramento do pH e da concentracdo do farmaco por CLAE. Um excesso de sulfito
de sédio (Na2S0Os) foi adicionado as amostras a serem injetadas no cromatografo, com o
intuito de parar a reagdo e consumir o residual de H2O.. Posteriormente, as amostras
foram filtradas em membrana de poro 0,45 um.

Finalmente, na condi¢ao otimizada em agua destilada, o processo foto-Fenton
modificado utilizando os oxidantes, peroxido de hidrogénio e persulfato de potassio, foi
aplicado sob radiagdo solar, Figura 18. A irradiancia solar foi medida utilizando-se um
radidmetro PMA 2100 (Solar Light®), o sensor foi posicionado no mesmo angulo da
irradiancia incidente no reator. Os experimentos solares foram realizados no periodo de

10 as 14 horas, durante o inverno, primavera e verdo na cidade de Uberlandia-MG.

Figura 18 — Sistema operacional dos experimentos de fotodegrada¢do com radiagdo

solar.

Fonte: A autora.

A irradiancia foi monitorada na regido do UV-A (320—400 nm) e as amostras
foram coletadas apos atingir a mesma dose de energia acumulada dos experimentos sob
radiagdo artificial, para facilitar a comparagdo dos resultados (NOGUEIRA; TROVO;
PATERLLINI, 2004).

Os experimentos controle em agua destilada (fotolise, HoO>/UV-A, FeL/UV-A,
FeL/H,0, e Fe*"/H,02/UV-A) e em efluente ETE (fotolise, Fel/solar, H.Ou/solar,
K2S20g/solar, FeL/H»0,, FeL/K»>S>08, K2S:0s e H»0) foram realizados apos a
otimizacdo dos parametros operacionais (ver se¢do 4.5.2.). Tais experimentos sao
importantes para elucidar a contribuicdo individual e combinada da radiacdo UV-A ou

solar, K2S,0s, H2O2 e dos complexos no processo foto-Fenton modificado.
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4.5.2. Otimizacao dos pardmetros operacionais

A otimizagdo dos pardmetros operacionais da degradacdo de NAP em &gua
destilada, pelo processo foto-Fenton modificado, mediado pela utilizagdo de complexos
organicos de ferro em meio neutro, foi realizada sob radiagdo artificial, a fim de se
verificar a influéncia de cada um deles na eficiéncia do processo.

A avaliagdo de duas variaveis (propor¢ao molar entre Fe:L e a concentracao de
H>0»), foi realizada em agua destilada. O primeiro parametro otimizado foi a propor¢ao
molar entre Fe** e todos os ligantes organicos estudados neste trabalho (Ox, Cit, NTA,
EDTA e EDDS). Para isto, o pH da solucdo foi ajustado para 7,0, ap6s a adi¢do de cada
complexo na solugdo a ser degradada. Os complexos foram preparados separadamente
pela mistura de ions férricos e do respectivo ligante. Antes de serem adicionados a
solucao contendo NAP, os complexos foram deixados no escuro por 5 min, a fim de
garantir sua formacao.

A concentracdo de ions férricos de 0,56 mg L~! utilizada foi baseada em um
trabalho do grupo (GOMES JUNIOR et al., 2018). As propor¢des molares entre Fe:L
testadas foram, 1:3 e 1:6 para Fe/Ox; 1:1 e 1:2 para os demais complexos e 1:3 apenas
para FeCit. O uso de proporcdo diferente para o oxalato estd relacionada a
estequiometria da reacdo de formacdo do complexo entre ferro e o ligante oxalato, a
qual ¢ de 1:3, enquanto para os demais ligantes ¢ de 1:1.

A concentragio de H,O» utilizada nestes experimentos foi de 10,9 mg L~!. Os
experimentos foram realizados em triplicata e avaliou-se a degradacdo de NAP durante
60 min para cada complexo. Os tempos de coleta de amostras para realiza¢do das
analises quimicas foram: —10, -5, 0, 1, 3, 5, 7, 10, 15, 20, 40 ¢ 60 min. O tempo
denominado de —10 min, corresponde a concentracao inicial de NAP.

O complexo foi adicionado a solu¢do contendo NAP, sendo esta mantida sob
agitacdo, no escuro, por 5 min. Em seguida, foi retirada uma aliquota NAP + Fe/L, que
corresponde ao tempo de —5 min. Posteriormente, foi adicionado o oxidante e deixou-se
novamente a solu¢do sob agitagdo no escuro por mais 5 min, sendo retirada uma
aliquota que corresponde ao tempo denominado 0. Passado este tempo, o crondmetro
foi acionado e as lampadas ligadas, simultaneamente. Para os experimentos solares, o

reator foi tampado com um recipiente opaco para impedir a passagem da radiagdo e,
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apos os dez min sob agitagdo, retirou-se os recipientes fazendo incidir sobre a solugdo a
radiacao solar.

A definicdo das melhores proporc¢des entre Fe:L foi determinada avaliando-se o
perfil de degradagao de NAP, custo e contribui¢do para o aumento da carga organcia no
meio reacional. Definidas estas proporg¢des, o segundo passo foi avaliar a influéncia da
concentragdo de H>O», para isso, testou-se as seguintes concentragdes: 1,4; 2,7; 4,1; 5,4
e6,8mg L.

A concentracdo tedrica de H20» necessaria para ocasionar completa
mineralizacdo de NAP pode ser calculada através da reagdo entre o composto-alvo e o

H>03, equagao (20).

C14H1403(aq) + 32 H202(aq) — 14 CO2e) + 39 H20q) (20)

A partir da propor¢do estequiométrica entre o composto-alvo e o oxidante,
equacdo (20), observa-se que sdo necessarios 32 mol de H,O» para mineralizar 1,0 mol
de NAP. Todas as concentragdes avaliadas sdo mais concentradas que a concentragdo
teorica capaz de promover a mineralizagdo do composto-alvo. Isso foi feito, tendo em
vista que reacdes paralelas podem ocorrer e devido a adi¢do de carga organica (ligante).
Portanto, doses maiores deste oxidante poderiam ser requeridas para maior eficiéncia do
processo. Estes experimentos também foram realizados em triplicata.

Tendo definido a melhor concentragdo de H»>O> com base nos melhores
resultados de degrada¢do do composto-alvo em meio neutro, aplicou-se a condicdo
otimizada sob radiagdo artificial e solar. O oxidante persulfato de potassio também foi
utilizado, sendo a concentragdo deste oxidante baseada na concentracdo molar de
perdxido de hidrogénio otimizada.

A avaliacdo dos parametros operacionais para a degradacdo de NAP em efluente
ETE foi realizada utilizando-se as mesmas propor¢des entre Fe/L otimizadas em agua
destilada. A otimizagdo da concentragdo de ions férricos, H>O; e K»S,Os foi feita sob
radiacao solar e pH inicial 7,0.

Inicialmente, avaliou-se a influéncia da concentracdo de ions férricos. Para isto,
testou-se as seguintes concentragdes: 1,2 mg L~ (concentragdio de ferro ja presente no
efluente), 1,7 mg L' e 3,4 mg L', sendo que destas duas tltimas, 1,2 mg L' ji

estavam presentes no efluente.
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Estes experimentos foram realizados em duplicata e a concentracao de H>O, foi
fixada em 555 mg L', a qual corresponde a concentragiio definida em 4gua destilada
somada ao produto da multiplicacdo da Demanda Quimica de Oxigénio (DQO) e o fator
de 2,125, referente a quantidade de oxigénio nescessaria para a mineraliza¢do. O
procedimento experimental utilizado foi semelhante aquele empregado para otimizagao
em agua destilada.

Posteriormente, avaliou-se a influéncia da concentragdo de cada agente oxidante,
individualmente. As seguintes concentragdes foram testadas: 56, 111, 167 e 555 mg L

para H,0z e 663 e 1325 mg L~! para K»S,0s.
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5. RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1. Espectro de absor¢do molecular na regidao do UV-Vis e curva analitica de

calibracdo

O monitoramento quantitativo e a detec¢do do composto-alvo em andlises
cromatograficas requerem o conhecimento da banda de maxima absorcdo. Para isto, foi
feito um espectro de absor¢dao (de 190 a 270 nm) de uma solugdo de NAP em agua
deionizada e, em diferentes valores de pH (3,0; 6,0 € 9,0), a fim de verificar possiveis
deslocamentos de banda, devido a variagio do pH. Para realizacdo desta anélise,
utilizou-se cubetas de quartzo e agua deionizada como branco. A Figura 19 apresenta os

espectros de absorg¢ao obtidos.

Figura 19 — Espectros de absor¢do do formaco naproxeno NAP (5 umol L~! em 4gua

deionizada) em diferentes valores de pH.
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Fonte: A autora.

A Figura 19 permite inferir que o comprimento de onda de méxima absorcdo de
NAP ¢ 230 nm e, que ndo houve deslocamento da banda com a variagdo do pH.
Portanto, esse comprimento de onda foi escolhido para o monitoramento do farmaco
NAP nas analises cromatograficas.

Posteriormente, foram realizados testes para estabelecer a melhor propor¢ao da
fase movel (solucdo aquosa de acido acético 0,01% (v/v) — HAc e metanol — MeOH)

para determinacdo de NAP em dagua destilada, durante um tempo de corrida de 20
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minutos a uma vazio de 1 mL min~'. A Tabela 4 apresenta as propor¢des testadas entre
as fases mdveis, bem como o volume morto (tempo que a fase mdvel leva para percorrer

a coluna) e o tempo de retengdo do composto para cada proporcao.

Tabela 4 — Influéncia da propor¢ao entre as fases moveis (metanol e HAc) nos tempos

de retengdo do composto-alvo e volume morto, em adgua destilada.

MeOH:HAc (% v/v) Volume morto (min) Tempo de retencio (min)
65:35 3,6 11,9
70: 30 3,1 8,2
75:25 3,1 6,4

Fonte: A autora.

A propor¢ao de 75% MeOH:25% HAc (v/v) foi adotada, pois apresentou o
menor tempo de retengao de NAP (6,4 min) com uma boa distancia do volume morto da
coluna e, consequentemente, garante menor gasto com reagentes. Nestas condigdes, 0
tempo de corrida definido foi de 8 minutos.

Apbs a determinagdo da condigdo cromatografica, fez-se a curva analitica do
farmaco NAP, em dgua destilada e pH 7,0, para quantificagdo ¢ monitoramento do
mesmo durante o processo de fotodegradagdo. Preparou-se 12 solugdes de NAP com
concentragdes distintas (de 0,00625 a 1,5 umol L"); sendo 50 uL de cada solugio
injetados no cromatdgrafo liquido (em triplicata), o NAP foi monitorado em 230 nm. A
Figura 20 apresenta a curva analitica de calibragdo obtida para o farmaco NAP em agua

destilada.

Figura 20 — Curva analitica de calibracdo do farmaco NAP (A = 230 nm), em agua

destilada e pH 7,0.
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Fonte: A autora.
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Tendo em vista que o limite de detec¢ao (LD) ¢ a menor concentragao do analito
que pode ser detectada, mas ndo necessariamente quantificada sob as condigdes
submetidas, ¢ importante calcula-lo, a fim de saber qual o menor valor da concentragao
desse analito ¢ possivel de ser detectada pelo método (INMETRO, 2016). A partir dos

parametros da curva, Figura 20, ¢ possivel calcular o LD, utilizando a equagao (21):

LD = 3,3xS8

21

Onde: s € o desvio padrdo da resposta do branco ou ainda, quando o mesmo nao
gera sinal, ele pode ser considerado como sendo o desvio padrdo do menor nivel da
curva analitica e, b ¢ a inclinacdo da curva analitica, ou seja, o coeficiente angular. O
valor 3,3 corresponde a resposta da concentracdo do analito multiplicada pelo desvio
padrao do branco, também ¢ conhecido como fator de confianga (k) (SKOOG et al.,
2017).

O limite de quantificagdo (LQ) ¢ a menor concentragdo do analito que pode ser
quantitativamente determinada com precisdo e exatiddo aceitdveis (INMETRO, 2016).

O LQ pode ser determinado a partir do LD, pela equacdo (22):

LQ=LDx3,3 (22)

Considerando os parametros da curva analitica de NAP (a) e (b), os valores dos
LD e LQ calculados a partir das equagdes (21) e (22) foram 0,003 e 0,009 pmol L',
respectivamente (correspondentes a 0,69 e 2,1 pg L'). Visto que o método de
determina¢do do LD e LQ pode superestimar os valores, a determinacdo destes
parametros também foi feita por outro método que leva em consideragdo a distingdo
entre a relacdo sinal analitico/ruido da linha de base, utilizado em procedimentos
analiticos (INMETRO, 2016).

A técnica utilizada neste método consiste em relacionar o sinal obtido pelo
analito em concentragdes tracos com o ruido do branco. Desta forma, tem-se que a
concentracdo minima em que o analito pode ser detectado com confiabilidade ¢ quando
esta relacdo for igual a 3:1 (INMETRO, 2016). Utilizando este método, o LD

estabelecido foi igual a 0,05 umol L' (12 ug L™1).
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A fim de garantir que o valor adotado seja confiavel, 7 inje¢des de mesma
concentragdo foram feitas e, assim foi comprovado a detec¢do pelo equipamento. O LQ
foi calculado novamente empregando-se a equagao (22) e foi obtido um valor igual a
0,16 umol L' (38 ug L ™).

Tendo em vista que os valores de LD e LQ obtidos pelo método da curva
apresentaram concentragdes do analito muito abaixo daquelas observadas pelo método
sinal/ruido, constatou-se que as figuras de mérito foram superestimadas, pois nao
refletem a realidade, portanto, o método sinal/ruido foi adotado neste trabalho. A Tabela
5 apresenta a equacgao da reta da curva analitica de calibragdo de NAP, assim como as

figuras de mérito, coeficiente de correlagdo (R?) e a faixa linear de trabalho.

Tabela 5 — Equagdo da reta da curva analitica de calibracdo, figuras de mérito, faixa

linear de trabalho e coeficiente de correlagdo obtidos para 0 NAP em dgua destilada.

Composto-alvo Curva analitica Faixa linear R? LD LQ
(umol L) gLl™  (ugL™
NAP (dgua destilada) Y =-283 +1,56x10%x 0,00625 - 1,5 0,9995 12 38

Fonte: A autora.

5.2. Otimizagdo dos pardametros operacionais dos experimentos foto-Fenton modificado

em dgua destilada

5.2.1. Influéncia da fonte de ferro e da razdo molar Fe/L sob radiacao artificial

A eficiéncia de degradagdo do processo foto-Fenton ¢ diretamente afetada pela
concentragdo de ferro, bem como de H>O». Portanto, a otimizagdo de tais parametros €
essencial para obter sucesso na aplica¢do deste processo. Neste sentido, primeiramente
foi avaliada a propor¢@o molar entre ions férricos e os ligantes orginicos, Ox, Cit, NTA,
EDTA e EDDS em pH 7,0. A concentragdo de Fe*" foi fixada em 0,56 mg L' e de
H>0, em 10,9 mg L', As propor¢des molares testadas entre Fe/L foram 1:3 e 1:6 para
Fe/Ox; 1:1 e 1:2 para os demais complexos e 1:3 apenas para FeCit.

A Figura 21 (a) e (b) mostra o progresso de degradagdo de NAP pelo processo

foto-Fenton modificado.
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Figura 21 — Influéncia da fonte de ferro e propor¢ao molar Fe/L (a) e (b), durante a
degradacdo de NAP em d4gua destilada, pelo processo foto-Fenton modificado.
Condigdes iniciais: [NAP] =230 pg L'; [Fe**] = 0,56 mg L!; [H202] = 10,9 mg L' e
pH=7,0.
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Fonte: A autora.

Pode ser observado na Figura 21 (a) e (b) que degradagdes de NAP inferiores a
59% foram obtidas no intervalo de tempo de —10 a —5 min, pois a solu¢do estava no
escuro e sem a presenca do oxidante. Apds a adicdo de H>O; (tempo igual a —5 min),
nota-se que o decaimento da concentragdo de NAP ¢ mais significativo, devido a
formagao de HO’, pela decomposi¢do do oxidante pelo processo Fenton.

Posteriormente, quando a radiagdo UV-A incide sobre a solugdo (tempo igual a 0
min), apresentado nos graficos como RAD-ON, observa-se uma melhora no perfil de
degradacdo do composto-alvo, em fungcdo da fotdlise dos complexos e,
consequentemente, formagio de Fe?*, este por sua vez reage com o H,O» para formar
mais HO’, estabelecendo um ciclo da reacdo de Fenton e aumentando a cinética de
degradacao.

A analise da Figura 21 (a) permite inferir que na propor¢cdo molar de 1:1,
melhores resultados de degradacdo foram obtidos com Fe/NTA e Fe/EDDS, pois a
concentracio de NAP ficou abaixo do LQ (< 38 pg L') apés 40 e 5 min,
respectivamente. J& os complexos Fe/Ox (1:3), Fe/Cit e Fe/EDTA apresentaram
degradacdes de 23%, 49% e 79% de NAP, respectivamente.

Ao aumentar a proporcao entre Fe/L, Figura 21 (b), nota-se que houve uma
melhora no perfil de degradagdo do fdrmaco para a maioria dos complexos. A
concentracio do composto-alvo ficou abaixo do LQ (< 38 pg L') utilizando-se

Fe/NTA, Fe/EDTA e Fe/EDDS apos 40, 60 e 5 min, respectivamente.
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Também foi observada uma melhora na eficiéncia de remog¢ao do composto-alvo
quando propor¢des maiores de Fe/Ox (1:6) e Fe/Cit (1:2) foram aplicadas, sendo suas
remogoes iguais a 41% e 77%, respectivamente.

Por fim, a Figura 21 (b) mostra que o aumento na propor¢ao do complexo Fe/Cit
de 1:2 para 1:3 foi satisfatorio no que diz respeito a melhora da eficiéncia e da cinética
de degradacdo do processo, observou-se que a concentracdo de NAP ficou abaixo do
LQ (<38 pg L) apds 5 min.

Portanto, melhores degradacdes de NAP foram obtidas na presenca de 1:1 para
Fe/NTA e Fe/EDDS, 1:2 para Fe/EDTA e 1:3 para Fe/Cit. Nestas condigdes, a
concentracio de NAP ficou abaixo do limite de quantificagio (LQ < 38 ug L) apés 40,

5, 60 e 5 min de irradiagdo, respectivamente, Tabela 6.

Tabela 6 — Resumo das melhores degradacdes de NAP pela otimizacdo da propor¢do

molar entre Fe/L.

Complexo Propor¢io molar com jons Fe3* % de degradacio
Fe/Cit 1:3 <LQ (38 ugL™
Fe/NTA 1:1 <LQ (B8 puglL™
Fe/EDTA 1:2 <LQ (38 ugL™
Fe/EDDS 1:1 <LQ (38 ugL™)

Fonte: A autora.

A maior propor¢ao requerida para Fe/Cit € justificada pela baixa estabilidade do
complexo, dessa forma, ha maior geragdo do complexo e, consequentemente, observa-se
melhor desempenho do processo de degradagdo (ZHANG; ZHOU, 2019; CLARIZIA et
al., 2017).

O Fe/Cit ¢ considerado um dos principais catalisadores do processo foto-Fenton
modificado, pois tem a capacidade de produzir cerca de sete vezes mais HO" por um
longo periodo, em comparacdo com os sais inorganicos de ions férricos. Além disso,
uma demonstragdo por espectrometria de massa de uma solu¢do com proporg¢ao de 1:2
entre Fe(Il):Cit em pH 7,0 revelou que a espécie dominante é [FesOCitsHs]™ ou
[FesCitsH] 2 (VORONTSOV, 2019).

Para Fe/EDDS, foi observado que o aumento da proporcao de 1:1 para 1:2 nao
melhorou a eficiéncia de degradagdo. Estudos tém demonstrado que a proporcao de 1:1
entre Fe/EDDS ¢ capaz de formar um complexo estdvel em meio neutro e que a espécie

predominante em valores de pH abaixo de 7,8 ¢ FelL, esta ¢ formada principalmente
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pela presenca do isomero [S, S]-EDDS, Figura 16, o qual ¢ facilmente biodegradavel
(ZHANG; ZHOU, 2019; LUMBAQUE et al., 2019).

Observou-se uma melhora na eficiéncia e cinética de degradacdo de NAP ao
aumentar a propor¢ao de 1:1 para 1:2 para Fe/EDTA, pois foi possivel atingir o LQ
ap6s 60 min de irradia¢do. Por outro lado, o aumento na propor¢ao de 1:1 para 1:2 para
Fe/NTA nao melhorou a eficiéncia de degradacdo do composto-alvo. Por isso, as
proporg¢des de 1:2 para Fe/EDTA e 1:1 para Fe/NTA foram escolhidas.

Vale ressaltar que o pH das solugdes das misturas contendo NAP + Fe/L (dados
ndo apresentados) ficou entre 6,2 e 7,0 por todo periodo de reagdo para todos os
complexos e propor¢des testadas. Além disso, ndo foi observada precipitagdo de ferro
ao final do processo. Sendo assim, verifica-se que a utilizagdo de complexos no
processo foto-Fenton modificado realmente mantém as espécies de ferro soluveis em
pH proximo da neutralidade, isso torna a aplicagdo deste processo em meio neutro
viavel e seu emprego fornece bons resultados de degradagdo de compostos organicos.

O consumo de H»O, esta diretamente relacionado com a concentragdo de
espécies de ferro no meio reacional e, consequentemente, com a degradacdo de
compostos organicos presentes em solu¢do. A Figura 22 (a) e (b) mostra os graficos de
consumo de peroxido de hidrogénio durante os experimentos de fotodegradagao.

Pela Figura 22 (a) e (b) ¢ possivel notar que os complexos Fe/Cit e Fe/EDDS
foram os que mais consumiram o oxidante (H202), tal consumo se estendeu mesmo
apos a degradacdo do composto-alvo, isso pode ser explicado pelo fato de haver mais
compostos organicos na solugdo, tais como: produtos de degradagdo de NAP e produtos
intermediarios formados a partir da oxidagdo dos complexos organicos. Esses
compostos organicos também podem ter sido degradados posteriormente por espécies

oxidantes presente no meio, como o radical hidroxila.
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Figura 22 — Influéncia da fonte de ferro e propor¢ao molar Fe/L no consumo de H>O»
(a-b), durante a degradagdo de NAP, em agua destilada, pelo processo foto-Fenton
modificado. Condi¢des iniciais: [NAP] = 230 pg L~'; [Fe**] = 0,56 mg L!; [H202] =
10,9 mg L' e pH = 7,0.
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Fonte: A autora.

Além disso, ¢ possivel notar que o aumento da propor¢cdo molar entre Fe/L
acarretou no aumento do consumo de peroxido de hidrogénio, principalmente, para os
complexos Fe/EDDS, Fe/Cit e Fe/NTA. E importante ressaltar que embora o aumento
da proporcdo entre Fe/LL para Fe/EDDS e Fe/NTA tenha ocasionado no aumento do
consumo do oxidante, a cinética de degradagdo de NAP ndo aumentou, isso pode ser
justificado pela maior carga organica do complexo utilizado que compete com o NAP
pelos radicais hidroxila.

O complexo Fe/Ox apresenta o maior rendimento quantico da geracao de ions
ferrosos (1,24) a partir de sua fotdlise, no entanto, este valor ¢ observado quando o pH
do sistema ¢ igual a 2,0 e quando a espécie predominante no meio ¢ Fe(Ox)>~
(CLARIZIA et al., 2017; ZHANG; ZHOU, 2019). A espécie de ferro dominante no
sistema no intervalo de pH dos experimentos ¢ Fe(OH)s, Figura 4, esta por sua vez ¢
pouco soluvel e fotoativa (CLARIZIA et al., 2017).

Por este motivo, nao foram observados bons resultados de degradacdao de NAP
utilizando-se este complexo em pH inicial 7,0, Figura 21 (a-b). Além disso, ndo foram
avaliadas proporgdes molares acima de 1:6 para Fe/Ox, pelo fato de ndo ter obtido
degradagoes significativas de NAP pelo processo foto-Fenton.

Os resultados de desempenho do processo com Fe/Ox nao foram satisfatorios

para degradar o composto-alvo, em virtude da formac¢ao de HO" pelo processo foto-
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Fenton ndo ser suficiente, por isso, optou-se por nado utilizd-lo nos proximos
experimentos de degradacao.

Tendo em vista que para a otimizag¢do da propor¢do molar Fe/L utilizou-se uma
elevada concentragdo de perdxido de hidrogénio e que o residual ao final da reagdo

ainda era elevado, faz-se necessario otimizar este parametro operacional.

5.2.2. Influéncia da [H»0»] na melhor razdo molar dos complexos (1:1 Fe/NTA e

Fe/EDDS: 1:2 Fe/EDTA e 1:3 Fe/Cit) sob radiacdo artificial

Apos a otimizagdo da razdo molar entre Fe/L, o segundo passo deste trabalho foi
avaliar a influéncia da concentragdo do oxidante, peroxido de hidrogénio, na degradacao
de NAP. Para isto, na melhor propor¢ao molar de cada complexo Fe/L e, em pH inicial
7,0, a concentracdo de H»O; foi variada entre 1,4 ¢ 6,8 mg L.

A Figura 23 (a-e) mostra o perfil de degradagdo do composto-alvo empregando-
se 1,4; 2,7; 4,1; 5,4 ¢ 6,8 mg L' de H,O,. Na presenca de 1,4 mg L~ de H,O,, Figura
23 (a), a concentracdo de NAP ficou abaixo do LQ (< 38 ug L) apds 5, 60 e 10 min,
utilizando-se os complexos Fe/Cit, Fe/EDTA e Fe/EDDS, respectivamente. Apos 60
min de irradiagdo, uma remog¢ao de 73% de NAP foi observada quando o Fe/NTA foi
utilizado.

Ao aumentar a concentracdo de H,O> de 1,4 para 2,7 mg L~!, Figura 23 (b), foi
possivel notar uma melhora na eficiéncia e na cinética de degradacdo para os complexos
Fe/NTA, Fe/EDTA e Fe/EDDS. Para esses complexos, observou-se que a concentragao
de NAP ficou abaixo do LQ (< 38 ug L™!) depois de 40, 40 e 5 min, respectivamente.
Por outro lado, esse aumento na concentracao de H>O> ndao melhorou a cinética de
degradagao para o Fe/Cit.

O aumento na concentragdo de H>O, melhorou a eficiéncia de degradacao de
NAP para todos os ligantes até a concentragio de 4,1 mg L', Figura 23 (c); a
concentracdo do composto-alvo ficou abaixo do LQ (< 38 ug L~!) apés 3, 15, 40 e 3 min
de irradiagdo para os complexos Fe/Cit, Fe/NTA, Fe/EDTA e Fe/EDDS,

respectivamente.
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Figura 23 — Influéncia da concentracdo de H20,, (a) 1,4 mg L~! H,0», (b) 2,7 mg L!
H202, (¢) 4,1 mg L~! HyO3, (d) 5,4 mg L~! H,0; e (e) 6,8 mg L' H,0», na degradagio
de NAP, em agua destilada, utilizando a melhor razao molar dos complexos de ferro

durante o processo foto-Fenton modificado. Condigdes iniciais: [NAP] = 230 pg L!;

[Fe**]=0,56 mg L' e pH =7,0.
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Fonte: A autora.

Concentracdes acima de 4,1 e até 6,8 mg L™, Figura 23 (d-e), nio melhoraram
significativamente a eficiéncia de degradacdo de NAP devido as reagdes paralelas

ineficientes ocasionadas pelo excesso de H»O» no meio reacional. Além das reagdes
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representadas pelas equacdes (10) e (11) mencionadas anteriormente, outras reagoes
paralelas ocasionadas pelo excesso de oxidante e consumo dos HO' extra também
podem ocorrer, como mostra as equagoes (23-28) (VORONTSOV, 2019; ZHANG,
Yiqing et al., 2016):

HO;" + Ho0; — O, + H,0 + HO' k=0,5Lmol s (23)
HO," + HO," — 0, + H,0, k=823 + 0,7x10° L mol~! s~! (24)
HO, + HO" — HO," + OH- k=7,5%10° L mol! 5! (25)
0y~ + H,0;, — O, + OH- + HO' k=0,13 L mol's! (26)
Oy + HO" — H,0 + 0, k=(0,66-1,4)x10°Lmol's!  (27)
HO' + HO" — H205 k = (5-8)x10° L mol~! s~! (28)

Portanto, a concentracdo de 4,1 mg L~! de H,O, foi suficiente para promover a
melhor degradacdo de NAP pelo processo foto-Fenton modificado em pH 7,0. A Figura
24 (a-e) apresenta o consumo de peroxido de hidrogénio durante os experimentos.

A analise da Figura 24 (a-b) permite inferir que para as concentragdes de 1,4 e
2,7 mg L', o consumo total de H»O> foi observado logo nos primeiros minutos de
reacdo, isso afetou a eficiéncia de degradacdo do composto-alvo. Em contrapartida, na
presenca das demais concentragdes, Figura 24 (c-e), ao final do tratamento sempre
houve um residual de H>O» para garantir a geracdo de HO" pela reagcdao de Fenton.

Na melhor condi¢do experimental definida, apesar do Fe/Cit apresentar um bom
resultado de degradacdo, Figura 23 (c), observa-se que o consumo de H>O., Figura 24
(c) foi baixo, provavelmente, em virtude da ocorréncia de reacdes paralelas ineficientes

no sistema, tais como aquelas apresentadas nas equagoes (24-25) e (27-28).
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Figura 24 — Influéncia da concentracdo de H2O,, (a) 1,4 mg L~! H,0», (b) 2,7 mg L!
H,0, (c) 4,1 mg L~! H,0, (d) 5,4 mg L' Hx0; ¢ (e) 6,8 mg L~ H,02, no consumo de
H>0; na melhor razdo molar dos complexos de ferro durante o processo foto-Fenton

modificado. Condigdes iniciais: [NAP] =230 pg L™!; [Fe*']1=0,56 mg L' e pH = 7,0.
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Fonte: A autora.

Quando maiores dosagens de H>O, foram adicionadas, ou seja, concentragoes

acima de 4,1 mg L', Figura 24 (d-e), ndo foram observadas melhoras significativas no
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desempenho do processo. Além disso, o consumo de perdxido de hidrogénio também
foi menor para estes experimentos, considerando a quantidade inicial adicionada.

Sugerindo que o excesso de H>O2 no meio reacional pode sequestrar os HO® e
gerar espécies menos oxidantes, que podem competir com o composto organico pelos
HO’, equagdes (10-11), o que ocasiona na baixa eficiéncia do processo em decorréncia
do consumo dos HO® adicionais (23-28) (WANG et al., 2016).

Os complexos organicos entre ions ferrosos e policarboxilatos, reagem mais
rapidamente com o H>O> do que os aquo-complexos. Logo, a presenga de um estado
intermediario de ions ferrosos formado pela fotolise dos complexos Fe(III)/L pode
explicar o elevado consumo de perdxido de hidrogénio logo no inicio das reagdes
(SORIANO-MOLINA et al., 2018b).

Portanto, constata-se que a otimizacdo dos parametros operacionais que
influenciam diretamente no desempenho do processo empregado deve ser analisada com
cautela para que sejam definidas as melhores condigdes operacionais, visando a maxima

degradagdo do composto-alvo.

5.3. Experimentos controle na melhor [H20> = 4,1 mg L™'] e razdo molar Fe/L (I:1
Fe/EDDS e Fe/NTA, 1:2 Fe/EDTA e 1:3 Fe/Cit), na auséncia e presen¢a de radiagdo

artificial

Os experimentos controle em agua destilada (fotolise, HoO>/UV-A, FeL/UV-A,
FeL/H,0; e Fe*"/H202/UV-A) foram feitos, a fim de analisar a influéncia de cada um
deles durante a fotodegradagdo de NAP nos experimentos foto-Fenton modificado. A
Figura 25 (a) na auséncia e (b) na presenca de irradiacdo artificial mostra o perfil de
degradacao de NAP.

Quando a solugdo de NAP foi deixada sob agitagdo, no escuro e na presenca de
H>0,, Figura 25 (a), observa-se uma remocao de 58% apos 60 min. Na presenca de
complexos e H>0», houve remogdes de 50, 72, 56 ¢ 61% de NAP utilizando-se,
respectivamente, Fe/Cit, Fe/NTA, Fe/EDTA e Fe/EDDS apos 60 min de agitacao. Isso ¢
uma indicacdo de que a degradacdo de NAP ¢ fortemente afetada pelos reagentes de

Fenton.
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Figura 25 — Experimentos controle em agua destilada (fotolise, H2O2/UV-A, FeLL/UV-
A e Fel/H»>0»), (a) na auséncia e (b) presenca de irradiacdo artificial. Condigdes

iniciais: [NAP] =230 ug L™'; [Fe**] = 0,56 mg L'; [H202] =4,1 mg L' e pH = 7,0.
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Fonte: A autora.

A Figura 25 (b) demonstra que o naproxeno sofre fotdlise e apods 60 min de
irradiagdo observa-se uma remocao de 58%. Um estudo realizado por Marotta e
colaboradores (2013) mostrou que a fotolise de NAP em A = 254 nm permitiu a
remocao completa do composto apds 30 min de irradiagdo. Dois principais produtos de
degradacdo foram gerados, 1- (6-metoxi-2-naftil) etanol e 2-acetil-6-metoxinaftaleno.
Este estudo também investigou o papel exercido pelo oxigénio dissolvido em solucdo e
foi constatado que o segundo produto de degradagdo estava sendo formado a nivel trago,
quando a solucao foi aerada. Para ambas as condigdes, com e sem aeragdo, os autores
definiram que o primeiro passo da fotolise de NAP ¢ sempre uma reacdo de
descarboxilagdo, formando o primeiro produto de degradagdo, que € posteriormente
oxidado, na presenca de oxigénio, ao 2-acetil-6-metoxinaftaleno.

Na presenca dos complexos organicos e irradiacao, Figura 25 (b), a concentragcao
de NAP decaiu 74, 58, 51 e 64%, respectivamente, para Fe/Cit, Fe/NTA, Fe/EDTA e
Fe/EDDS, ap6s 60 min de irradiagdo. A porcentagem de degradacdo do composto-alvo
aumentou ou permaneceu constante (exceto para o complexo Fe/EDTA) com a adigdo
de complexos e exposicao a radiacdo UV-A, quando comparada com a fotdlise.

Na condicao (H202/UV-A), observou-se uma remog¢ao de 76% do composto-
alvo apds 60 min de irradiacdo. Isso indica que tanto a radiagdo quanto o perdxido de
hidrogénio afetam a degradacao de NAP, sendo que a contribuicao isolada da fotolise e

da adicdo de apenas H»O» foi de 58%.
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O experimento controle foto-Fenton classico (Fe*"/H,02/UV-A) foi realizado em
pH 2,7 a fim de comparar a eficiéncia de degradacdo de NAP quando o pH do sistema ¢
igual a 7,0, sob as mesmas condi¢des. A Figura 26 mostra o progresso de degradacao do

composto-alvo.

Figura 26 — Experimentos controle foto-Fenton em 4agua destilada (Fe*"/H,02/UV-A).
Condigdes iniciais: [NAP] =230 pg L™!; [Fe*']1=0,56 mg L' e [H202] = 4,1 mg L.,

1,0 += ;
e e e
R e
' i RAD-ON T - e
0,8_ \ i Tt~ -
\ 3 b )
m. 25%
'
0,6 -  w
= -
< 1
D 0,4_ § L I E--------- ]
1 59%
0,2 -
- @8- Fe''/H,0,/UV-A pH 2,7
; - ®- Fe''/H,0,/UV-A pH 7,0
0,0 T ‘I T T T T T T T T T T T T

00 10 20 30 40 50 60
Tempo (min)

Fonte: A autora.

Como pode ser observado na Figura 26, a cinética de degradacao de NAP
ocorreu de forma mais lenta quando o pH inicial do sistema era 7,0 na auséncia de
ligantes organicos, pois obteve-se apenas 25% de remog¢do de NAP. Isso pode ser
explicado, provavelmente, em decorréncia da precipitacdo das espécies de ferro, as
quais sdo menos soluveis neste valor de pH.

Por outro lado, uma remocao de 59% de NAP foi observada quando o pH inicial
era 2,7, o que demonstra a maior solubilidade do ferro e, consequentemente, maior
eficiéncia do processo foto-Fenton cldssico na faixa 6tima de trabalho do sistema (2,5—
3,0).

Como foi possivel observar na avaliacdo dos parametros experimentais, existe
um sinergismo ao combinar a radiacdo UV-A com o agente oxidante e os complexos de
ferro, logo, a eficiéncia na degradacdo de NAP ¢ justificada pelo emprego do processo

foto-Fenton modificado mediado pela utilizacao de complexos organicos de ferro.
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5.4. Aplicagao do processo foto-Fenton modificado otimizado

5.4.1. Experimentos na melhor [H»>0»] e razdo molar dos complexos sob radiacdo solar

Considerando que luz solar pode ser utilizada no processo foto-Fenton,
contribuindo dessa forma para reduzir os custos energéticos do processo e, que ha
grande abundancia, principalmente em paises tropicais, como o Brasil, o uso dessa fonte
de radiagdo viabiliza a aplicagdo do processo. Assim, o processo foto-Fenton
modificado otimizado neste trabalho foi aplicado sob radiagdo solar, a fim de se
comparar a eficiéncia do processo nos dois diferentes tipos de radiacao.

Os resultados do grafico apresentado na Figura 27 mostram que a degradacao de
NAP foi significativamente mais afetada pela utilizacdo de radiacdo solar do que
radiacao UV-A artificial.

Como pode ser visto na Figura 27, a degradacdo de NAP sofreu maior influéncia
da radiacao solar, pois esta fonte de radiacao afetou fortemente a cinética e a eficiéncia
de degradacdo do composto-alvo, sendo obtidos os melhores resultados na presenca de

luz solar comparada a luz negra.

Figura 27 — Influéncia da fonte de radiagdo na degradacdo de NAP, em agua destilada,
durante o processo foto-Fenton modificado, utilizando as melhores condig¢des
experimentais sob radiacdo solar (simbolos fechados) e com lampadas de luz negra
(simbolos abertos). Condi¢des iniciais: [NAP] = 230 ug L~!; [Fe**] = 0,56 mg L;
[H202] =4,1 mg L' e pH =17,0.
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Isso pode ser explicado pelo fato que somente a energia na regiao do UV-A esta
sendo considerada, em virtude do tipo de sensor utilizado, pois como pode-se observar
na Figura 29, a radiagdo UV-B (a partir de 290 nm) também chega a superficie terrestre,
dessa forma, contribui para a degradacao do composto-alvo.

A Figura 28 mostra os espectros de absorcdo NAP e dos complexos avaliados
neste trabalho na melhor propor¢cdo molar Fe/L. Como pode ser visto na Figura 28,
existe uma maior sobreposi¢do dos espectros de absor¢ao dos complexos com a regido
de emissao da radiagdo solar, a partir de 290 nm, Figura 29 (b), do que com a regido de
maxima emissao da radiacdo de lampadas de luz negra (350—400 nm), Figura 29 (a).

O espectro de absor¢do do composto-alvo em pH 6,0, Figura 28, mostra que a
possibilidade de que o NAP seja fotolisado na regido de maxima emissdo de radiagdo de
lampadas de luz negra ¢ baixa. De fato, a porcentagem de remog¢do do composto por
fotolise, Figura 25 (b) ¢ menor quando comparada com a degradacdo obtida pelo

emprego do processo foto-Fenton.

Figura 28 — Espectros de absorcdo para os complexos Fe/Cit (1:3), Fe/NTA (1:1),
Fe/EDTA (1:2) e Fe/EDDS (1:1) em pH 7,0 e para NAP em pH 6,0.
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Fonte: A autora.

A Figura 29 (a) e (b) apresenta os espectros de emissao de lampadas de luz negra

e da radiagdo solar, respectivamente.
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Figura 29 — Espectro de emissao da lampada de luz negra (a) e da radia¢ao solar na

superficie terrestre (b).
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Fonte: Adaptado de SANTOS et al., 2015.

Embora a radiagdo UV incidente na superficie terrestre seja baixa, a luz solar
pode ser utilizada como fonte de radiagdo em processos que necessitam de luz, pois
além de ser uma fonte de energia natural, reduz o consumo de energia elétrica e, ainda

torna o processo ecologicamente viavel.

5.4.2. Experimentos com K»S»>Og na melhor razio molar dos complexos sob radiacido

artificial e solar

A degradagdo de NAP utilizando o agente oxidante persulfato de potassio
também foi investigada, a fim de avaliar qual dos dois oxidantes (H202 ou K>S>0s)
afeta mais a degrada¢do do composto-alvo. Para isso, o H2O> foi substituido pelo
K2S:0s, com o intuito de gerar no meio reacional o radical sulfato, o qual assim como o
radical hidroxila ¢ capaz de oxidar compostos organicos de forma mais seletiva. As
radiacdes artificial e solar foram empregadas, com o intuiuto de comparar a eficiéncia
nos dois tipos de irradiagdo.

A concentragdo de K»>S>Og utilizada foi baseada na melhor concentracdo molar
de H,0; (4,1 mg L' equivalente a 120 umol L') e as propor¢des molares entre Fe/L
empregadas foram aquelas obtidas pela otimizacdo dos pardmetros operacionais.

A Figura 30 apresenta os resultados da degradagao de NAP, sob radiacdo com

lampadas de luz negra e solar, utilizando o persulfato como oxidante.
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Figura 30 — Perfil de degradacao de NAP, em agua destilada, durante os experimentos
foto-Fenton modificado utilizando persulfato nas melhores condi¢des experimentais sob
radiagdo solar (simbolos fechados) e com lampadas de luz negra (simbolos abertos).
Condigdes iniciais: [NAP] = 230 pg L!; [Fe*"] = 0,56 mg L!; [K2S>0s] = 32,4 mg L~!
e pH=17,0.
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Os resultados da Figura 30 revelam que a degradagao de NAP sob radiagdo
artificial pelo radical sulfato permitiu que sua concentragdo atingisse o LQ apos 15,5 kJ
m~2 para Fe/Cit e Fe/EDDS e 95,1 k] m~2 para Fe/NTA. Uma remocio de 51% de NAP
foi observada quando se utilizou o complexo Fe/EDTA.

Estes resultados demonstram que a oxidacdo do composto-alvo, em agua
destilada, foi mais afetada pelos HO® do que pelos radicais sulfato, haja visto que uma
melhor eficiéncia e cinética de degradag¢do foram obtidas quando o oxidante H>O> foi
utilizado, sob as mesmas condi¢des operacionais € sob radiacao artificial, Figura 23 (c).

Zhang, Ying e colaboradores (2016) demonstraram que os HO® foram os
principais responsaveis pela degradacdo do acido ciclohexanoico no processo foto-
Fenton modificado pela utilizagdo de EDDS como ligante férrico em meio basico (pH =
8,0).

Embora o radical sulfato apresente um elevado padrao de reducao, assim como o
radical hidroxila, sua oxidacdo ¢ mais seletiva (ZHANG, Yqing et al.,, 2016;
STARLING, 2018). Portanto, os melhores resultados de degradacdo pelo radical
hidroxila sdo justificados pela sua elevada reatividade e baixa seletividade.

Vale ressaltar que em efluentes reais, a seletividade do radical sulfato pode ser

um ponto positivo na degradagdo de NAP, assim, ¢ possivel que se obtenha melhores
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resultados utilizando o oxidante persulfato, pois como ¢ conhecido, o radical hidroxila
reage de forma ndo seletiva e além do composto-alvo presente no meio também degrada
outros compostos organicos presentes no efluente (GAUCH; TUQAN; KIBBI, 2015).

Gauch, Tugan e Kibbi (2015) estudaram a degradagdao de NAP, ibuprofeno e
bisoprolol pelo sistema de persulfato de sodio ativado termicamente e as principais
espécies responsaveis pela degradagdo destes compostos. Para isto, eles utilizaram os
alcoois etanol e terc-butilico como sequestradores de radicais, sendo o primeiro
responsavel por sequestrar tanto o SO4~" quanto HO® e o segundo responsavel por
sequestrar somente o radical HO". Quando o alcool terc-butilico foi utilizado, os autores
evidenciaram que o radical sulfato foi o responsavel pela remog¢ao de 90% de NAP apos
60 min de reacdo. Por outro lado, na auséncia de ambos sequestradores, ou seja, na
presenga das duas espécies radicalares, observou-se que as mesmas reagem mais
rapidamente com os sequestradores do que com o NAP, com isso, a degradacdao do
composto-alvo ¢ afetada. Os autores confirmam a contribui¢do do radical hidroxila no
sistema, mas sugerem que a degradacdo de NAP ocorre, principalmente, pelos radicais
sulfato e justificam este comportamento a estrutura molecular e grupos funcionais do
composto, pois a molécula de NAP apresenta sitios ricos em elétrons, isso o torna
susceptivel a oxidagdo por transferéncia de elétrons, que ¢ o principal mecanismo de
ac¢ao do radical sulfato.

A degradacao de NAP pelo processo foto-Fenton solar modificado (simbolos
fechados), utilizando o persulfato de potéssio, foi mais eficiente que a degradacao sob
radiagdo UV-A artificial (simbolos abertos), Figura 30. Assim como a degradagdo sob
radiagdo solar em que o H>O; foi utilizado, comparada com a degradagdo sob radiacdo
artificial, Figura 27.

Pode-se observar pela Figura 30 (simbolos fechados), que a concentragdo de
NAP ficou abaixo do LQ apo6s atingir as seguintes doses de energia acumulada: 1,4 kJ
m~ para Fe/Cit e Fe/EDDS e, 15,5 e 31,4 k] m? para Fe/NTA e Fe/EDTA,
respectivamente.

Em termos comparativos, a eficiéncia de degradacdo do farmaco utilizando os
oxidantes H>O» e K»S,0g, foi a mesma para Fe/Cit e Fe/EDDS, sob radiagdo solar. Para
os demais complexos, a cinética de degradagdo de NAP foi mais rdpida quando se
utilizou o perdxido de hidrogénio.

Provavelmente, porque existe um atraso na formacdo do radical sulfato, quando

ions férricos sdo utilizados, pois a reagdao destes ions com o agente oxidante presente no
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meio gera primeiro o radical persulfato, S;Os™, equacdo (29), o qual apresenta um
potencial padrao de oxidagao menor que aqueles apresentados pelos radicais sulfato e
hidroxila. Posteriormente, a decomposi¢ao completa do complexo gera ions ferrosos
que reagem rapidamente com o persulfato, equacdo (4), e forma o radical sulfato

(MIRALLES-CUEVAS et al., 2019).

[Fe’” — L]ag) + 8205 (aq) = Fe*"(aq) + L'ag) + $205" (aq) @9)

Com base nos resultados da degradacio de NAP em 4gua destilada pelo
processo foto-Fenton modificado em meio neutro, mediado pela utilizagdo de
complexos de ferro. Foi observado um padrao na eficiéncia de degradacdo que permite a
comparag¢ao dos ligantes avaliados neste trabalho. Neste sentido, os ligantes Cit e EDDS
tiveram resultados similares, além de proporcionarem os melhores resultados da
eficiéncia de degradagdo de NAP. Seguidos dos ligantes NTA e EDTA,
respectivamente.

Esta ordem de comparagdo pode ser estendida para os resultados obtidos pela
utilizagdo de ambos oxidantes (H202 e K»S»0g) e para os dois tipos de irradiagao
utilizados. Em termos da fonte de irradiagdo, ¢ evidente que o uso de luz solar

proporcionou maior eficiéncia de degradacao do composto-alvo.

5.5. Experimentos em matriz real (efluente ETE)

5.5.1. Curva analitica de calibracdo de NAP em efluente ETE

A mudanga da matriz aquosa requer a realizagdo de uma nova curva analitica de
calibragdo para monitorar e quantificar o farmaco NAP durante os experimentos de
fotodegradacdo. O preparo das solugdes necessita que o efluente ETE seja previamente
filtrado para eliminar os SS que interferem na determina¢do do composto-alvo por
CLAE. Apo6s o devido preparo das amostras, as mesmas foram submetidas a anélise
empregando-se 0 mesmo método cromatografico definido para o NAP em dagua
destilada.

O tempo de retencdo de NAP em efluente ETE mudou ao utilizar a mesma

propor¢ao da fase movel utilizada em agua destilada (75% MeOH:25% HAc), passou de
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6,4 para 5,1 min e neste mesmo tempo, observou-se a formagdo de um pico

cromatografico. Portanto, testou-se novas proporg¢des entre a fase mével, Tabela 7.

Tabela 7 — Influéncia da propor¢ao entre as fases moveis (metanol e HAc) nos tempos

de retengdo do composto-alvo e volume morto, em efluente ETE.

MeOH:HAc (% v/v)

Volume morto (min)

Tempo de retenciio (min)

65:35
70: 30
75:25

3.8
3,8
3,8

10,7
7,3
5,1

Fonte: A autora.

A proporcao de 65% MeOH:35% HAc (v/v) foi escolhida, pois apresentou um
tempo de retencao de 10,7 min. Nestas condigdes, o tempo de corrida definido foi de 12
minutos. Embora a propor¢ao de 70% MeOH:30% HAc (v/v) tenha proporcionado o
melhor tempo de retencdo do composto-alvo, sem interferéncia, ela apresentou um pico
cromatografico com uma base muito larga, portanto, a mesma nao foi escolhida.

Ap6s a escolha da metodologia a ser utilizada, fez-se a curva analitica de NAP
em ETE e pH 7,0. Preparou-se 12 solugdes de NAP com concentragdes distintas (de
0,00625 a 1,5 umol L'), as quais foram injetadas no cromatdgrafo liquido (em
triplicata), sendo o NAP monitorado em 230 nm. A Figura 31 apresenta a curva

analitica do NAP em efluente ETE.

Figura 31 — Curva analitica de calibragdo do farmaco NAP (A = 230 nm) em efluente
ETE e pH 7,0.
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Fonte: A autora.
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Os LD e LQ pelo método da curva foram calculados utilizando-se os parametros
da curva anlitica e as equagdes (21) e (22), sendo eles iguais a 1,6 e 5,3 pug L,
respectivamente. Assim como feito anteriormente, tais figuras de mérito também foram
calculadas pelo método sinal/ruido, pois 0 método da curva ndo reflete a realidade.
Dessa forma, verificou-se que o LD ¢ o LQ foram iguais a 5,8 e 19 pg L7,
respectivamente. A Tabela 8 apresenta um resumo das figuras de mérito, faixa linear de

trabalho, coeficiente de correlacdo e equacao da reta da curva analitica obtidos para o

NAP em efluente ETE.

Tabela 8 — Equacgdo da reta da curva analitica de calibracdo, figuras de mérito, faixa

linear de trabalho e coeficiente de correlagdo obtidos para o NAP em efluente ETE.

Composto-alvo Curva analitica Faixa linear R? LD LQ
(umol L) gLl™  (ugL™
NAP (efluente ETE) Y =732 +1,72x10°x 0,00625 -1,5 0,9991 5,8 19

Fonte: A autora.

5.6. Otimizagdo dos pardametros operacionais dos experimentos foto-Fenton modificado

em efluente ETE sob radiagdo solar

5.6.1. Influéncia da fonte de ferro e da [Fe*'] sob radiacdo solar

O efluente ETE (Tabela 9), o qual foi utilizado como matriz aquosa fortificada
com o composto-alvo deste trabalho possui diversos interferentes, como substancias
organicas (4cidos hulmicos e fulvicos) e inorganicas (carbonato, nitrato, sulfato, cloreto
e etc) naturais, além de microorganismos patogénicos. Os parametros fisico-quimicos
que conferem as propriedades fisicas, quimicas € a composi¢cao da matriz foram obtidos
pela caracterizacdo do efluente ETE, de acordo com dados fornecidos pelo Laboratorio

Bioética Ambiental e analises realizadas no Laboratorio de Pesquisa do grupo.
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Tabela 9 — Parametros fisico-quimicos da caracteriza¢ao do efluente ETE.

Parametro fisico-quimico Resultado
Alcalinidade (mg CaCO; L) 242
Carbono Inorganico (mg C L_l) 50,9
Carbono Organico (mg C L_l) 38,8
Carbono Total (mg C Lfl) 89,7
Condutividade (uS cm™) 897
Cor (mg L Pt/Co) 337
Cloreto (mg L_l) 140
DBOs (mg 0, L) 67
DQO (mg 0, L)) 259
Escherichia coli (NMP/ 100 mL) 1,67 x 10°
Ferro Total Dissolvido (mg L_l) 1,2
Fésforo Total (mg L) 3,9
Nitrato (mg Lfl) 0,9
Nitrogénio Amoniacal (mg Lfl) 38,4
Oleos e graxas (mg L) <10
Oxigénio Dissolvido (mg L_l) <0.,10
pH 7,5
Soélidos Disoslvidos (mg Lfl) 335
Soélidos Suspensos (mg Lfl) 0
Sélidos Totais (mg L_l) 377
Sulfato (mg L_]) 27,6
Turbidez (NTU) 6,4

Fonte: AMBIENTAL, Bioética 2019.
DQO: Demanda Quimica de Oxigénio DBO: Demanda Bioquimica de Oxigénio
NTU: Unidade Nefelométrica de Turbidez pS em™: microsiemens por centimetro

NMP/ 100 mL: Numero mais provavel

Primeiramente, avaliou-se o efeito de ligantes organicos na degradagdo de NAP
em meio neutro pelo processo foto-Fenton modificado, em 4gua destilada. Sabe-se que
esta metodologia ndo leva em consideragdo as interacdes entre o contaminante ou o
oxidante e os componentes da matriz e, que a presenca de interferentes no meio
reacional influencia a eficiéncia do processo foto-Fenton modificado na degradagao do
contaminante. Logo, € necessario testar a proposta do POA, avaliada neste trabalho, na
matriz de interesse para que se tenha conclusdes objetivas e reais sobre a eficacia do
processo, adequando-o com a avaliagdo de novas otimizagdes dos pardmetros
operacionais utilizando a matriz real.

Dessa forma, o processo foto-Fenton solar modificado em pH 7,0 foi empregado

a fim de avaliar as seguintes concentra¢des de ions férricos: 1,2 mg L', 1,7 e 3,4 mg
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L', sendo que 1,2 mg L~! é a concentragio de Fe’" natural do efluente e para 1,7 e 3,4
mg L' considerou-se a concentragdo de ferro presente no efluente.

Fixou-se a concentracio de H,O> em 555 mg L', a qual foi definida com base
na concentragdo o0tima deste oxidante definida em agua destilada somada ao produto da
multiplicagdo da DQO e o fator de 2,125, referente a quantidade de oxigénio nescessaria
para a mineralizacdo. As propor¢des molares entre Fe/L. foram aquelas obtidas pela
otimiza¢do dos pardmetros operacionais em agua destilada (1:1 Fe/NTA e Fe/EDDS;
1:2 Fe/EDTA e 1:3 Fe/Cit).

A Figura 32 (a-c) apresenta a degradacdo do farmaco NAP em efluente ETE
pelo processo foto-Fenton solar modificado. E possivel observar que a degradagdo de
NAP ¢ mais afetada quando o complexo Fe/NTA foi utilizado, sendo que a
concentragio do farmaco atingiu o LQ (< 19 pg L) apés acumular uma dose de
energia de 23,5 k] m™ utilizando-se 1,2 mg L' de Fe’" e, 0 min de irradiagio
utilizando-se 1,7 e 3,5 mg L', O emprego de 1,2 mg L' de Fe**, Figura 32 (a),
proporcionou remogdes de NAP iguais a 83, 94 e 80% apo6s atingir uma dose de energia
acumulada de 95,1 kJ m~ utilizando-se Fe/Cit, Fe/EDTA e Fe/EDDS, respectivamente.

O aumento na concentracio de fons férricos de 1,2 para 1,7 mg L' aumentou
expressivamente a cinética de degradacdo de NAP para os complexos Fe/NTA e
Fe/EDTA. Por outro lado, o ganho de cinética foi menor ao utilizar Fe/Cit e Fe/EDDS,
conforme pode ser visto na Figura 32 (b). O mesmo foi observado quando avaliou-se
3,4 mg L' de Fe**, para esta concentragdo, a cinética de degradagdo de NAP utilizando-
se Fe/EDTA diminuiu comparado a de 1,7 mg L~! de Fe**, Figura 32 (c).

A adi¢do de elevadas concentragdes de ferro para tratamento do efluente ndo ¢é
uma atitude considerada ambientalmente correta, pois aumenta a quantidade de lodo,
além de onerar ainda mais o processo e dificultar a penetracdo de luz na solucdo a ser
degradada, este ultimo fator pode ser ainda mais agravado no efluente utilizado,
considerando a elevada turbidez (6,4 NTU).

Vale ressaltar que outros parametros operacionais, como a concentra¢do de
H»>0,, também afetam a cinética e eficiéncia de degradagdo e, sabendo que a otimizagao
realizada neste trabalho foi feita de forma univariada, optou-se por avaliar diferentes
concentragdes dessa variavel, utilizando a concentracdo de ferro naturalmente presente
no efluente, visto que ndo houve ganhos expressivos no uso de maiores concentragdes

de ferro, principalmente quando EDDS e Cit foram utilizados.
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Figura 32 — Influéncia da fonte de ferro e da [Fe’'], (a) 1,2 mg L', (b) 1,7mg L' e (c)
3,4 mg L', durante a degradacdo de NAP, em efluente ETE, pelo processo foto-Fenton
solar modificado. Condigdes iniciais: [NAP] = 230 ug L™!; [H202] =555 mg L' e pH =

7,0.
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Fonte: A autora.

Assim, a utiliza¢do de 1,2 mg L~! de Fe*" (concentragio j4 presente no efluente),
Figura 32 (a), foi capaz de promover altas porcentagens de remogao de NAP em matriz
real para todos os complexos avaliados. Assim, para os proximos experimentos de

fotodegradagdo optou-se por trabalhar com a concentragdo de ferro naturalmente
presente no efluente.

De La Cruz e colaboradores (2013) também sugeriram que ndo € necessario
adicdo de ferro adicional para realizacdo do processo foto-Fenton em efluentes
domésticos que contenham uma quantidade de ferro total equivalente a 1,6 mg L™!, pois
os resultados do estudo demonstraram que as porcentagens médias globais para a
degradacao de 22 contaminantes emergentes foram similares quando adicionou-se 0; 2

ou 4 mg L' de Fe** (83, 83 e 84%, respectivamente). De acordo com os autores, tais



85

resultados podem ser explicados em funcao da diminui¢ao da transmitancia da luz no
sistema, a qual diminuiu conforme aumentou-se a concentragao de ferro.

Ribeiro e colaboradores (2019) fizeram uma revisdao dos efeitos de matriz e
dentre os eliminadores de HO® em aguas naturais, segundo eles, os principais
sequestradores sao os ions carbonato/bicarbonato e brometo. Portanto, a presenga destes
deve ser considerada na otimizacdo do processo escolhido. Outro fator importante que
deve ser destacado ¢ que quanto maior a complexidade da matriz espera-se que a
cinética de degradacdo do contaminante seja menor, devido a competicdo entre o
composto-alvo e as espécies organicas e inorganicas pelo oxidante. Para os processos
que utilizam radiagdo UV, a coexisténcia de diversas substancias provoca efeitos de
inibi¢do como a absor¢do e atenuagdo da luz, formagdo de complexos menos ativos
entre a matéria organica presente no efluente e o ferro, desativando, dessa forma, o
catalisador de Fenton. Em contrapartida, existem espécies presentes no efluente capazes
de promoverem espécies reativas de oxigénio, como por exemplo, a fotdlise do nitrato
(NO37) em A < 240 nm, pode produzir espécies radicalares como o HO" e NO;’, que por
sua vez contribuem com a fotodegradagdo de contaminantes via fotolise indireta. A
presenca de ferro natural no efluente também contribui com a ocorréncia natural do
processo Fenton e/ou foto-Fenton.

E importante destacar que o pH das misturas contendo NAP em efluente ETE +
Fe/L (dados nao apresentados) ficou entre 7,0 e 8,4 durante o processo para todos os
complexos. Além disso, fo1 monitorado o consumo de H>O», Figura 33 (a-c).

Conforme pode ser observado na Figura 33 (a-c), embora um maior consumo do
oxidante tenha sido observado quando utilizou-se as concentragdes de 1,7 e 3,4 mg L
de Fe*" quando comparado ao experimento com 1,2 mg L' de Fe**, esse consumo est4
relacionado as reacdes paralelas ineficientes, haja visto que a melhora na cinética e/ou
eficiéncia de degradacdo de NAP foi pouco significativa, principalmente quando

Fe/EDDS e Fe/Cit foram utilizados.
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Figura 33 — Influéncia da fonte de ferro e da [Fe’'], (a) 1,2 mg L', (b) 1,7mg L' e (c)
3,5 mg L~! no consumo de H>0», durante a degradacio de NAP, em efluente ETE, pelo
processo foto-Fenton solar modificado. Condigdes iniciais: [NAP] =230 pug L!; [H20;]
=555mgL'epH=7,0.
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Fonte: A autora.

5.6.2. Influéncia da [H>O»] sob radiacdo solar

Apo6s a otimizagdo da concentragdo de ions férricos, realizou-se a avaliagdo da
concentragdo 6tima de H>O> na degradacao de NAP em matriz real pelo processo foto-
Fenton modificado em condi¢des neutras, pois como pode-se observar na Figura 33 (a)
ao final do experimento ainda havia um residual muito elevado do oxidante. Dessa
forma, as seguintes concentragdes do agente oxidante foram avaliadas: 56, 111, 167 e
555 mg L', A Figura 34 (a-d) apresenta os graficos com os resultados da degradacio do

farmaco.
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Figura 34 — Influéncia da [H20:], (a) 56 mg L, (b) 111 mg L}, (c) 167 mg L' e (d)

555 mg L', durante a degradagio de NAP, em efluente ETE, pelo processo foto-Fenton
solar modificado. Condigdes iniciais: [NAP] = 230 ug L™!; [Fe*"]=1,2mg L' e pH =
7,0.
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Fonte: A autora.

Os resultados da degradacio de NAP em efluente ETE na presenga de 56 mg L~

de H,Oz e 1,2 mg L~! de Fe**, Figura 34 (a), indicam que foi possivel obter remogdes do

farmaco iguais a: 84, 60, 53 e 48% quando os complexos Fe/NTA, Fe/EDTA, Fe/EDDS

e Fe/Cit foram empregados, respectivamente. Ao aumentar a concentragdo de H,O, para
111 mg L', Figura 34 (b), observou-se uma melhora na cinética de degradagio do

farmaco para todos os complexos, sendo que a sua concentragdo ficou abaixo do LQ (<

19 ug L) apos atingir 63,3 kJ m~2 de dose de energia acumulada utilizando Fe/NTA.

A analise da Figura 34 (c) permitiu inferir que o emprego de 167 mg L' de

H>0O; proporcionou degradacdo efetiva do farmaco para todos os complexos avaliados,

pois a concentragdo de NAP ficou abaixo do LQ (< 19 ug L) apés atingir 63,3 kJ m—
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de dose de energia acumulada utilizando Fe/NTA, Fe/EDTA e Fe/Cit, ja para Fe/EDDS
foi necessario uma dose acumulada de 95,1 kJ m™.

E possivel notar que a eficiéncia de degradagio de NAP permaneceu a mesma,
utilizando-se Fe/NTA, no entanto, houve uma melhora na cinética ao aumentar a
concentrag¢io do oxidante para 167 mg L~!. Para os demais complexos é nitido que este
aumento ocasionou em uma melhora tanto na eficiéncia quanto na cinética de
degradacao do composto-alvo.

Por outro lado, observa-se que na presenca de 555 mg L~! de H>O, , Figura 34
(d), e utilizando-se o complexo Fe/NTA, a eficiéncia do processo também foi a mesma e
houve apenas uma redu¢do da dose de energia acumulada, enquanto para os demais
complexos notou-se um decaimento tanto na eficiéncia quanto na cinética, o que
justifica a escolha da concentragio de 167 mg L~! de H>O; para degradagio de NAP em
matriz real, na presen¢a de 1,2 mg L~! de Fe** e pH inicial 7,0.

O consumo do agente oxidante também foi analisado, os resultados sdo
apresentados na Figura 35 (a-d). Como pode ser observado na Figura 35 (a-b) o
consumo de H>O» foi muito inferior aquele adicionado inicialmente, isso corrobora com
as respectivas porcentagens de remog¢ao do composto-alvo, Figura 34 (a-b).

Além disso, um aumento no consumo de peroxido de hidrogénio foi observado
ao aumentar sua concentragdo, Figura 35 (c-d), por isso, € natural que os resultados de
degradacdo do composto-alvo sejam melhores quando maiores quantidades de oxidante
sao adicionadas. Contudo, como dito anteriormente, o oxidante também pode atuar na
degradacao dos outros compostos presentes no efluente. Dessa forma, nem sempre a
escolha da melhor concentracdo do oxidante serd a maior dentre as avaliadas, pois

diversas reagdes também ocorrem no sistema.
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Figura 35 — Influéncia da [H20:], (a) 56 mg L', (b) 111 mg L', (c) 167 mg L' e (d)
555 mg L~!, no consumo de H>O,, durante a degradagio de NAP, em efluente ETE, pelo
processo foto-Fenton solar modificado. Condi¢des iniciais: [NAP] = 230 ug L™!; [Fe**]
=12mgL"'epH=7,0.
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Fonte: A autora.

5.6.3. Influéncia da [K>S,0s] sob radiacdo solar

O persulfato de potéssio foi o outro agente oxidante utilizado neste trabalho para
avaliacdo do efeito de ligantes organicos na degradagdo de NAP em efluente ETE. Na
aplicacdo real do processo foto-Fenton solar modificado, a concentra¢do de persulfato
foi um dos parametros otimizados, para isso, testou-se concentragdes iguais a 663 e
1325 mg L' de K»S,0s. A concentragdo de 1325 mg L-! foi baseada na concentragio
molar 6tima de H,O, (167 mg L-! equivalente a 4,9x10~° mol L) e, a partir desta
concentragdo, optou-se por avaliar outra concentragdo com a metade do valor ja

definido.
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A Figura 36 (a-b) apresenta os graficos de degradacdo de NAP em efluente ETE,
utilizando o persulfato como agente oxidante.

Figura 36 — Influéncia da [K2S,0s], (a) 663 mg L' e (b) 1325 mg L', durante a

degradacao de NAP, em efluente ETE, pelo processo foto-Fenton solar modificado.

Condigdes iniciais: [NAP] =230 pg L'; [Fe**]=12mg L' e pH =7,0.
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Fonte: A autora.

A degradagdo de NAP em efluente ETE utilizando como agente oxidante o
K2S,0g apresentou 6timos resultados de degradagdo do farmaco para todos os
complexos avaliados e concentracdes testadas. A concentracdo de NAP ficou abaixo do
LQ (< 19 pg L") apés atingir uma dose de energia acumulada de 23,5 kJ] m™ para
Fe/NTA e Fe/EDTA e 31,4 k] m2 para Fe/Cit e Fe/EDDS empregando uma
concentracio de 663 mg L~! de K»S,0s, Figura 36 (a).

A utilizagdo de 1325 mg L-! do oxidante, Figura 36 (b), porporcionou um
decaimento apenas na dose de energia acumulada, sendo observada a mesma eficiéncia
do processo, ou seja, a concentracdo de NAP ficou abaixo do LQ (<19 pg L!) apos
atingir uma dose de energia acumulada de 4,4 kJ m~ para todos os complexos. Sendo
assim, a concentracdo de 663 mg L' de K2S,0s, 1,2 mg L'deFe* e pH inicial 7,0, foi
suficiente para ocasionar a maxima degradacdo de NAP em efluente doméstico.

Além disso, a degradagdo de NAP em efluente ETE foi mais afetada pelos
radicais sulfato do que pelos radicais hidroxila. Esses resultados podem ser justificados
pela seletividade do radical sulfato, o qual reage com compostos que possuem sitios
ativos ricos em elétrons pelo mecanismo de transferéncia eletronica, como ¢ o caso da

molécula do naproxeno. Por isso, € natural que na presenca de interferentes, tais como:
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matéria organica e ions inorganicos presentes no efluente ETE, a molécula de NAP
tenha maior sensibilidade a degradagao pelo radical sulfato.

Outro fato importante que deve ser mencionado ¢ que o pH das misturas
contendo NAP em efluente ETE + Fe/L (dados nao apresentados) ficaram entre 7,0 e
8,4. E conhecido que o radical hidroxila tem um potencial padrio de redu¢io menor em
valores de pH mais elevados, enquanto o contrario ¢ observado para o radical sulfato
(ZHANG, Yiqing et al., 2016). Logo, quando o meio reacional ¢ basico, o radical
sulfato atua mais eficientemente na degradagao do composto-alvo, especificamente, de
NAP.

Além disso, a influéncia do ion bicarbonato sobre os sistemas que utilizam
persulfato ¢ menos significativa quando comparada com os sistemas que utilizam o
peroxido de hidrogénio, pois a taxa de reagdo entre o bicarbonato e o radical hidroxila
(8,5 x 10° L mol') é cerca de 3 vezes maior que sua reagdo com o radical sulfato (2,8 x
10° L mol™"). Assim como o bicarbonato, o cloreto também pode reduzir a eficiéncia de
degradagdo em POA, reagindo com as espécies reativas de oxigénio para formar
espécies radicalares menos reativas, no entanto, o cloreto reage mais lentamente com o
radical sulfato do que com o radical hidroxila, logo, sua influéncia em sistemas
UV/K>2S,05 ¢ menos significativa (ZHANG, Yiqing et al., 2016).

A Figura 37 (a-b) mostra o consumo de persulfato durante os experimentos de
fotodegradacdo. Como pode ser observado, o consumo do oxidante foi maior quando
utilizou-se a concentragio de 663 mg L' K,S,0s, Figura 37 (a) e, ao final dos outros
experimentos, Figura 37 (b) ainda havia um residual elevado do oxidante. Além disso, é
possivel notar que em todos os experimentos, os complexos que mais consumiram o

persulfato foram: Fe/NTA e Fe/EDTA.
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Figura 37 — Influéncia da [K2S20s], (a) 663 mg L~ e (b) 1325 mg L', no consumo de
K2S>0s durante a degradacao de NAP, em efluente ETE, pelo processo foto-Fenton
solar modificado. Condigdes iniciais: [NAP] =230 ug L~!; [Fe*']=12mg L' e pH =
7,0.
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Fonte: A autora.

Outro aspecto importante na avaliagdo dos ligantes organicos foi o fato de que
foi observada uma mudanca no perfil de degradacdo do composto-alvo ao alterar a
matriz aquosa € o agente oxidante, ou seja, quando utilizou-se agua destilada, a
degradagcdo de NAP foi afetada pela seguinte ordem, para ambos oxidantes: Fe/Cit,
Fe/EDDS, Fe/NTA e FeEDTA, enquanto em efluente ETE, para H,O» foi: Fe/NTA,
Fe/Cit, Fe/EDTA e Fe/EDDS e, para K»S;Ogs foi: Fe/NTA, Fe/EDTA, Fe/Cit e
Fe/EDDS. Isso demonstra que a composi¢do da matriz influencia fortemente as
condi¢des experimentais, eficiéncia de degradacdo do composto-alvo e, principalmente,

a escolha do ligante.

5.6.4. Experimentos controle na auséncia e na presenca de radiacdo solar

Os experimentos controle (fotolise, FeL/solar, H>O/solar, K>S,Os/solar,
FeL/H>0O,, FeL/K»S>03, K2S>058 € H>O») foram realizados também em efluente ETE, a
fim de comparar com o processo foto-Fenton modificado proposto, Figura 38 (a-b).
Conforme pode ser observado na Figura 38 (a), a porcentagem de remocao de NAP em
efluente ETE por fotdlise foi de 49%, enquanto, na auséncia de interferentes foi 58%,
Figura 25 (b).

Quando os complexos foram irradiados, Figura 38 (a), observa-se que o

decaimento na concentracdo de NAP foi maior que o observado quando apenas o
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processo Fenton foi aplicado, Figura 38 (b). Além disso, as remog¢des foram menores
que 54% sob irradiagdo e 28% com a aplica¢dao do processo Fenton utilizando-se H>O».
Ao irradiar a solucdo de NAP em efluente ETE apenas com os oxidantes, Figura 38 (a),
as remocdes foram iguais a 30% com Hz0: e 54% com K>S>0Os, isso demonstra a
necessidade de aplicagcdo do processo foto-Fenton utilizando-se os complexos organicos
de ferrro.

Por outro lado, € nitido que quando o persulfato foi utilizado, Figura 38 (a-b), as
remogdes do composto-alvo foram maiores do que aquelas observadas quando o
peroxido de hidrogénio foi empregado, tanto na presenca quanto na auséncia dos
complexos. Isso se deve ao fato da geragdo do radical sulfato no meio reacional, o qual
pode ser ativado por metal de transi¢do, como os ions Fe** que ja estavam presentes no

efluente.

Figura 38 — Experimentos controle em efluente ETE (fotdlise, FeL/solar, H>O/solar,
K>S,0g/solar, Fel/H20, FelL/K>S,0s, K2S20s e H202), (a) na presenca e (b) na
auséncia de radiagdo solar. Condig¢des iniciais: [NAP] = 230 pg L~!; [H202] = 167 mg
L!; [K2S20s] =663 mg L!; [Fe**]1=1,2mg L' e pH = 7,0.
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Fonte: A autora.

Embora as porcentagens de remoc¢do de NAP em efluente ETE, no escuro e,
utilizando-se persulfato tenham sido significativas (< 70%), os experimentos controle
indicam que a eficacia no desempenho de degradacao de NAP ¢ devido a combinagdo
dos complexos com o agente oxidante e radiacdo solar pelo processo foto-Fenton

modificado.
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5.7. Comparagdo econémica do custo total do processo para ambas matrizes, oxidantes

e ligantes

Tendo em vista que a realizagdo deste trabalho tem como intuito a avaliagdo de
ligantes organicos na degradacdo de NAP, foi feito um estudo de comparagdo
econdmica do custo total do processo empregado para as matrizes aquosas, ligantes e
agentes oxidantes avaliados no tratamento. E importante enfatizar que embora a
concentracdo de citrato utilizada seja maior que a concentragao dos demais ligantes, seu

custo ¢ muito menor, conforme pode ser observado na Tabela 10.

Tabela 10 — Valores dos ligantes Cit, NTA, EDTA e EDDS por kg, considerando

reagente de grau analitico.

Ligante Custo (R$ kg™ 1)
Cit (Synth) 29,00
NTA (Sigma-Aldrich) 960,00
EDTA (Synth) 162,00
EDDS (Sigma-Aldrich) 20.600,00

Fonte: MERCK, 2019.

A quantidade de carbono organico adicionado nas solucdes de NAP de acordo
com o ligante utilizado foi igual a 2,16; 0,72; 2,40 e 1,20 mg L™! de carbono para Cit,
NTA, EDTA e EDDS, respectivamente, em agua destilada e, em efluente ETE, nesta
mesma ordem, 4,54; 1,51; 5,0 € 2,52 mg L' de carbono.

O custo total do processo foi calculado para todos os complexos nas melhores
condi¢des experimentais definidas neste trabalho. Ele corresponde a soma dos custos
com a energia elétrica (Custo/uv), dos custos com o ligante (Custo/r) e dos custos com o

oxidante (Custo/ox), equacgdo (30) (ZHANG, Yiqing et al., 2016):

Custootal = (Custo/uv) + (Custo/r) + (Custo/ox) (30)

O Custo/yv € baseado na quantidade de energia elétrica necessaria para degradar

90% a concentragio do composto-alvo em 1 m?

equacdes (31) e (32):

, ele pode ser calculado a partir das

Er/uv= O'OSSI:XP (31)
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Custo/uv (R$ m > ordem™) = Eg/uv (kWh m™ ordem ™) x Custo da eletricidade (R$ kWh™!) (32)

Onde, P ¢ a poténcia da lampada (kW), V ¢é o volume (m?) do efluente tratado e
k é a constante de taxa de pseudo-primeira ordem de NAP (min!) (BOLTON et al.,
2001). O custo do ligante pode ser calculado a partir da dose utilizada para tratar 1 m?
multiplicado pelo seu preco. O valor do kWh da eletricidade no Estado de Minas Gerais
¢ R$ 0,63. A Tabela 11 apresenta os valores associados ao custo total do tratamento

utilizando radiacao artificial para ambos oxidantes e ligantes avaliados neste trabalho.

Tabela 11 — Comparacdo econdmica do custo total de tratamento de 1 m? de solugdo
aquosa de NAP (230 ug L") utilizando Cit, NTA, EDTA e EDDS e os oxidante H>O; e
K2S20:s.

Agua destilada
UV-A/H202* UV-A/K:S:0s"
Cit NTA EDTA EDDS Cit NTA EDTA EDDS
k (min™") 0,0822 0,0751 0,0294 0,0906 0,0776 0,0247  0,0085 0,0970
R? 0,7308 00,9659 0,9660 0,7659 0,8613 0,9923  0,7860 0,7734
ty (min) 8,5 9,3 23,6 7,7 18,5 121,6 81,5 14,1
Custo/vv
(R$ m ordem™) 5,9 6,5 16,7 5,4 6,24 50,19 53,8 4,99
Custo/L
(R$ m ordem™) 0,3 2,5 1,2 73,8 0,3 2.5 1,2 73,8
Custo/ox
(R$ m ordem™) 0,34 0,34 0,34 0,34 1,94 1,94 1,94 1,94
Custototal
(R$ m™3 6,54 9,34 18,24 79,54 8,48 54,63 56,94 80,73
ordem™)
Fonte: A autora.
a: [H,02]=4,1mg L' e R$ 25,00 L™ b: [K2S:05] =32,4 mg L' ¢ R$ 60,00 kg™

De acordo com os dados da Tabela 11, o custo elétrico foi praticamente o
mesmo para os ligantes Cit, NTA e EDDS, utilizando-se como oxidante o H>O..
Contudo, considerando o custo de cada ligante individualmente, o Cit foi o que
apresentou o menor valor. Assim, o custo total do processo para Cit foi o menor dentre
os demais ligantes avaliados.

A Tabela 11 também mostra que a utilizacdo do oxidante persulfato de potéssio
implicou em elevados custos elétricos, principalmente para os ligantes NTA e EDTA,
em virtude da constante cinética apresentar valores baixos, indicando que as cinéticas
das reagdes foram mais lentas quando comparadas com as cinéticas dos outros ligantes.

Isso refletiu diretamente no custo total do processo, o qual foi significativamente maior
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ao utilizar K»S,0Og, para todos os ligantes, comparando com o custo total quando
utilizou-se H20, como oxidante. E possivel notar que no sistema UV-A/K1S>0s, dentre
os ligantes avaliados, o citrato também apresentou o menor custo total do processo.

Apesar da constante cinética de reagdo, nos experimentos em que EDDS foi
utilizado, ser maior e, portanto, apresentar uma economia energética ligeiramente menor
que o Cit, o uso deste ligante ainda ¢ mais viavel, mesmo que numa propor¢ao com ions
férricos 3 vezes maior.

Além do custo, outros fatores corroboram para a utilizacdo do citrato como
ligante, tais como, o fato dele estar presente em produtos naturais como frutas citricas.
Villegas-Guzman e colaboradores (2017) utilizaram o suco e o extrato das cascas de
limao e laranja, dois produtos naturais ricos em acido citrico e que sdo facilmente
encontrados, para inativacdo bacteriana e degradacdo de efluente secundario pelo
processo foto-Fenton solar, a fim de valorizar os residuos alimentares e aprimorar o
POA, tornando-o uma alternativa ecoldgica e verde. Os resultados demonstraram que o
uso de suco de limao proporcionou total inativagdo da bactéria E. coli apds 180 min de
tratamento. A eficiéncia no desempenho do processo utilizando o suco de limao esta
associada a sua composi¢ao, que além do acido citrico também possui outros acidos
organicos como principais constituintes (acido ascorbico e tartérico).

Para o calculo dos custos do processo em matriz real, apenas o valor dos ligantes
e dos oxidantes devem ser levados em consideracdo, haja visto que ndo houve gastos
com energia elétrica, pois a radiagdo solar foi utilizada. A Tabela 12 mostra os valores
do custo total do tratamento de efluente ETE utilizando radiagdo solar para ambos
agentes oxidantes e ligantes avaliados.

De acordo com a Tabela 12 e, considerando o custo-beneficio do tratamento de
degrada¢do de NAP em efluente ETE, a utilizacdo do ligante Cit e ambos agentes
oxidantes proporciou o menor custo total do tratamento de 1 m? de efluente. A Tabela
12 também apresenta os tempos de meia vida (ti2) para as reagdes na matriz real e os
respectivos oxidantes utilizados.

Embora o processo em que o agente oxidante persulfato de potéssio foi utilizado
tenha sido mais caro, comparado ao processo que utilizou H>O2, ha um ganho em
termos de tempo de tratamento, pois, € possivel realizar o processo em um volume de
efluente, cerca de 3 vezes maior com K>S>Og utilizando o mesmo tempo de tratamento

obtido para H>Ox.
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Tabela 12 — Comparagio econdmica do custo total de tratamento de 1 m> de efluente

ETE contendo 230 pug L' de NAP utilizando Cit, NTA, EDTA e EDDS e os oxidantes

H>02 e K2S20gs.
Efluente ETE
solar/H,02? solar/K,S;0s"
Cit NTA EDTA EDDS Cit NTA EDTA EDDS
k (min™) 0,0428 00,0582 0,0378 0,0401 0,0743 0,0795  0,0881 0,0724
R? 0,8918 0,7834 0,9638 0,9560 0,9679 0,9469 0,9520 0,9825
t12 (min) 64,2 119,5 96,3 103,5 22,2 26,1 23,6 23,7
Custo/r,
(RS m~ ordem™) 0,3 2,5 1,2 73,8 0,3 2,5 1,2 73,8
Custo/ox
(RS m~ ordem™) 13,92 13,92 13,92 13,92 39,78 39,78 39,78 39,78
Custorotal
(R$ m™3 14,22 16,42 15,12 87,72 40,1 42,28 40,98 113,58
ordem™)
Fonte: A autora.
a: [H,02]=167mg L' e R$ 25,00 L' b: [K»S:05] =663 mg L' e R$ 60,00 kg™!

Portanto, visando o emprego de tecnologia capaz de remover o NAP do efluente
real e o custo-beneficio do processo, a utilizagdo do ligante Cit em uma propor¢ao de
1:3 com ions férricos (1,2 mg L) e 663 mg L~! de K»S>0s foi suficiente para garantir a
degradacgdo de 230 ug L' de NAP, aplicando-se baixas doses de energia acumulada e

em condi¢des neutras.
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6. CONCLUSOES

A avaliagdo do efeito de ligantes organicos de ferro, em meio neutro, na
degradacdo de 230 ug L™! do farmaco NAP, em 4agua destilada e em efluente ETE, pelo
processo foto-Fenton modificado demonstrou que a natureza da matriz tem influéncia
significativa na escolha do ligante e do agente oxidante, assim como, nos parametros
operacionais.

A avaliacdo da propor¢do entre Fe/L foi realizada, devido a capacidade de
quelagdo com o ferro variar de acordo com o ligante utilizado. Neste sentido, as
melhores proporgdes molares entre ferro/ligante obtidas foram: 1:1 para Fe/EDDS e
Fe/NTA, 1:2 para Fe/EDTA e 1:3 para Fe/Cit, na presenca de 0,56 mg L™! de Fe*" e 4,1
mg L' de H20..

O processo aplicado em agua destilada apresentou resultados mais satisfatorios
ao utilizar H>O, quando comparado ao K»S>Os, pelo fato de ndo haver a presenga de
interferentes nesta matriz aquosa, tais como matéria organica e ions inorganicos, os
quais competem com o NAP pelos radicais hidroxila. Em contrapartida, no efluente
real, observou-se comportamento oposto, ou seja, melhores resultados foram obtidos na
presenga de persulfato, haja visto que o radical sulfato ¢ mais seletivo que o radical
hidroxila.

Embora os resultados obtidos pelo processo foto-Fenton modificado tenham sido
satisfatorios na degradacao de NAP, utilizando-se tanto radiacdo artificial quanto solar,
melhores resultados foram obtidos sob radiag¢do solar, o que torna o processo do ponto
de vista de aplicagdo ainda mais vidvel.

A maior complexidade do efluente real, devido a presenga de interferentes, como
eliminadores de espécies reativas de oxigénio, influenciou diretamente na escolha do
oxidante, na eficiéncia do processo e, consequentemente, na comparagdo entre 0s
ligantes organicos em ambas matrizes aquosas avaliadas. Em efluente de ETE e,
utilizando-se K»S>0s, a seguinte ordem de eficiéncia foi observada na degradaciao de
NAP: NTA > EDTA > Cit > EDDS. Por outro lado, em 4gua destilada e para ambos
oxidantes a ordem foi: Cit > EDDS > NTA > EDTA.

Além disso, a composicdo do efluente ETE também afetou os parametros
operacionais, como o aumento das concentragdes dos reagentes, as quais, nas condigdes
otimizadas foram iguais a 1,2 mg L' de Fe*" (concentragio presente no efluente), 167

mg L ! de H202 e 663 mg L ™! de K»S,0s.
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Tendo em vista que ndo houve variagdo significativa do pH (6-8,4) das solucdes
durante e ap6s o tratamento e, que a concentragdo de ferro total dissolvido ficou abaixo
dos limites e padrdes estabelecidos pelo CONAMA para correto descarte de efluentes,
as condicoes estabelecidas neste trabalho podem ser consideradas como uma opg¢ao
viavel de tratamento terciario de efluentes das ETE.

Portanto, com a realizagdo deste trabalho, pode-se concluir que os complexos
organicos de ferro (Fe/Cit, Fe/NTA, Fe/EDTA e Fe/EDDS) sdo eficazes na degradagao
do farmaco NAP em efluente ETE e, em meio neutro, pelo processo foto-Fenton solar
modificado. Além disso, a escolha do agente oxidante a ser utilizado depende de
avaliagdo da matriz aquosa, assim como dos pardmetros operacionais ¢ mecanismos de

oxidacdo do composto-alvo.
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