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RESUMO

Neste trabalho foi avaliada a fotodegradacdo do antibiotico cloranfenicol (CFC) em diferentes
matrizes aquosas (&dgua deionizada, agua superficial e efluente de estacdo de tratamento de
esgoto - ETE) por fotdlise e pelo processo foto-Fenton, utilizando radiacéo artificial e solar. A
concentracdo de H,0, influenciou fortemente a degradacdo de CFC pelo processo foto-Fenton
em escala de laboratério, sendo a concentracio de 400 mg L™* de H,O, escolhida
experimentalmente como a melhor. Além disso, foi observado que a concentracio de Fe?*
influenciou a velocidade de remocéo de CFC e do carbono organico dissolvido (COD). Um
aumento na concentracéo de 5 para 10 mg L™ de Fe?* proporcionou um aumento de 1,3 vezes
na velocidade de remocdo de CFC, permanecendo constante quando a concentragdo de Fe?*
aumentou de 10 para 15 mg L™. Por outro lado, foi observado que o modo adigdo (Unica ou
multipla) de H,O, ndo influenciou a velocidade de remocdo de CFC e COD, optando-se pela
adicdo Gnica. Com os melhores parametros (10 mg L™ Fe?* e 400 mg L™ H,0, com reposicio
apos 80% de consumo), a degradacdo de CFC, em diferentes matrizes pelo processo foto-
Fenton, foi avaliada em escala laboratorial (radiacdo artificial) e planta piloto (radiacéo solar).
De maneira geral, foram obtidas remogdes de 92, 90, 78, 86, 57 e 40% de COD,
respectivamente, para dgua deionizada (solar e artificial), agua superficial (solar e artificial) e
efluente de esgoto (solar e artificial) ap6s 60 min de exposicdo a irradiagdo. Com relacdo a
fotolise, foi observado que a fotodegradacao de CFC é fortemente influenciada em efluente de
ETE quando comparada as matrizes de agua deionizada e superficial, devido a presenca de
contaminantes que absorvem no mesmo comprimento de onda que o CFC. Os subprodutos de
fotolise em agua deionizada utilizando radiacdo solar apresentaram maior toxicidade que
CFC, indicando a formacdo de subprodutos mais toxicos. Por outro lado, utilizando o
processo-Fenton e radiacdo artificial, em escala de laboratorio, houve a formacdo de
subprodutos de igual ou menor toxicidade que CFC, mais oxidados, e, sem atividade
antimicrobiana. Com base nos resultados obtidos, pode ser observado que o processo foto-
Fenton é uma alternativa para o tratamento de agua contendo este tipo de poluente. Somado a
iss0, esté o fato de luz solar poder ser utilizada como fonte de radiacdo, o0 que é extremamente
vantajoso, uma vez que 0s custos energéticos do processo sao reduzidos.

Palavras-chaves: farmacos, processos oxidativos avancados, &guas superficiais,
descontaminacdo, desintoxicagéo



ABSTRACT

In this work the photodegradation of the antibiotic chloramphenicol (CFC) in different
aqueous media (deionized water, surface water and effluent of sewage treatment plant STP),
by photolysis and photo-Fenton process using artificial and solar radiation was evaluated. The
concentration of H,O, influenced strongly the degradation of CFC by photo-Fenton at lab
scale, being the concentration of 400 mg L™ of H,0, chosen experimentally as the best. In
addition, it was observed that the concentration of Fe?" influenced the rate removal of CFC
and dissolved organic carbon (DOC). An increase on the Fe?* concentration from 5 to 10 mg
L™ increases in 1,3 times the rate removal of CFC, keeping constant in the presence of 15 mg
L Fe?*. On the other hand, no influence in the rate removal of CFC and DOC was observed
in relation to the mode addition of H,O, (single or multiple), choosing the single mode.
Defining the best parameters (10 mg L™ Fe?* and 400 mg L™ H,0, with replacement after
80% consumption), the degradation of CFC in different matrices for lab scale (artificial
source) and pilot plant (solar source) by photo-Fenton process was assessed. In general,
removals of 92, 90, 78, 86, 57 and 40% DOC, respectively to deionized water (solar and
artificial), surface water (solar and artificial) and effluent of STP (solar and artificial) after 60
min of irradiation exposure were obtained. With relation to the photolysis, it was observed
that the photodegradation of CFC is strongly influenced in effluent of STP when compared to
matrices of deionized and surface water, due to the presence of contaminants that absorb in
the same wavelength than CFC. The byproducts of photolysis in deionized water using solar
radiation showed high toxicity in comparison to CFC, indicating the formation of toxic
intermediates. On the other hand, applying the photo-Fenton process and artificial radiation at
lab-scale, intermediates of lower toxicity, more oxidized and without antimicrobial activity
were formed. Based in these results, it was observed that the photo-Fenton process can be
used to the treatment of water containing this type of pollutant. In addition, the solar light can
be used as radiation source, which is extremely advantageous, once the energetic costs are

reduced.

Keywords: pharmaceuticals, advanced oxidation processes, surface waters, decontamination,

detoxification.
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1. INTRODUCAO

A qualidade da &gua é um topico bastante discutido pelos pesquisadores na area de
quimica ambiental. As discussfes sobre a qualidade de agua estdo relacionadas com a sua
ampla utilizagdo em diversas atividades humanas, no qual se destacam o abastecimento
publico e industrial, a irrigacdo, a producdo de energia elétrica, as atividades de lazer e a
preservacdo da vida aquatica (MELO et. al., 2009). A presenca de compostos poluentes no
meio ambiente pode ser atribuida a diversas fontes, como descarte de residuos ao final do
processo industrial, geracdo de residuos domésticos, hospitalares, excrecdo humana e animal,
dentre outros (BILA; DEZOTTI, 2003; MELO et. al., 2009; KUMMERER, 2009g;
REGITANO; LEAL, 2010). Diante dessa situacdo, assuntos como reuso, minimizagdo e
tratamento de residuos vém conquistando cada vez mais relevancia no aspecto global (MELO
et. al., 2009).

A preocupagdo com micropoluentes (poluentes presentes no ambiente em
concentracdes na ordem de ng a pg L™) tém aumentado devido ao conhecimento de alguns
efeitos deletérios causados aos organismos expostos (BILA; DEZOTTI, 2007). Dentre os
compostos monitorados em ambientes aquaticos, grande atencdo tem sido dada a presenca de
farmacos, em especifico antibidticos, pelo fato de serem persistentes, ocasionando 0
fendmeno de bioacumulagdo no ambiente ao qual se encontram (HALLING-SORENSEN et.
al., 1988; BOUND; VOULVOULIS, 2004; DAUGHTON, 2004; BILA; DEZOTTI, 2007).
Contudo, a preocupacdo com 0s mesmos ja vem desde a década de 70 (GARRISON; POPE;
ALLEN, 1976; HIGNITE; AZARNOFF, 1977). Varias classes de compostos farmacéuticos
como: antibidticos, hormonios, analgésicos, antiflamatorios, dentre outros, ja foram
detectadas nos sistemas de esgotos publicos na Europa, Estados Unidos, Australia e Brasil
(KOLPIN et. al., 2002; AJIT et. al., 2006; GAGNE; BLAISE; ANDRE, 2006; GABET-
GIRAUD et. al., 2010; ROSAL et. al., 2010; ARVANITI et. al., 2012; BROZINSKI; LAHTI;
MEIERJOHANN, 2013).

No Brasil, o principal destino deste tipo de contaminante sdo as aguas superficiais pelo
lancamento de esgoto in natura, sendo que em muitos municipios ha uma precéria
infraestrutura em saneamento basico. Segundo a pesquisa nacional de saneamento béasico de
2008 (Figura 1), somente 28,5% dos municipios tratam o esgoto domeéstico coletado, 79,9%
dos municipios ampliaram ou melhoraram o servi¢o de coleta de esgoto sanitario, e 44,8%
dos municipios pesquisados ndo tém o servigo de tratamento e/ou coleta de esgoto, isto €, 0

esgoto é lancado em aguas superficiais - sem nenhum tratamento (IBGE, 2008).
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Figura 1. Evolucdo percentual das principais varidveis do esgotamento sanitario no Brasil no
periodo de 2000 a 2008.

Nota: O Percentual de municipios com tratamento de esgoto, em 2000, refere-se aqueles que
0 coletaram e trataram.

Fonte: IBGE (2008).

De maneira geral, a principal fonte de entrada dos produtos farmacéuticos em aguas
superficiais s@o as estacOes de tratamento de esgoto (ETE), uma vez que ndo sdo planejadas
para remover este tipo de poluente. No entanto, ha outras fontes como: lancamento de
residuos de farmacos por industrias farmacéuticas, eliminacdo de medicamentos vencidos ou
ndo consumidos, e o uso de adubo para o solo (HALLING-SORENSEN et. al., 1988;
STUMPF et. al., 1999; HEBERER, 2002; HERNANDO et. al., 2006; KHAN; NICELL, 2010;
AL AUKIDY et. al., 2012; DUAN et. al., 2013). Pelo fato dos farmacos serem continuamente
introduzidos no ambiente, eles sdo considerados como “pseudo-compostos persistentes”
(DAUGHTON, 2004).

Portanto, a utilizagdo desregrada de farmacos pode gerar sérios problemas ambientais
como: contaminacdo e bioacumulagao nos recursos hidricos, processos fisioldgicos anormais
na reproducdo de animais aquaticos, provaveis mutacBes e resisténcia bacteriana aos
antibioticos, aumento na incidéncia de cancer, e, toxicidade em humanos (BILA; DEZOTTI,
2003, 2007; MISPAGEL; GRAY, 2005). Contudo, pouco é conhecido sobre a toxicidade da
maioria destes compostos em relacdo a salude humana e biota aquatica (HALLING-
SORENSEN et. al., 1988; MELO et. al., 2009). Assim, estudos sobre o monitoramento e
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tratamento de &guas residuais contendo antibidticos tem atraido & atengdo da comunidade
cientifica devido ao seu alto consumo, baixa biodegradabilidade, efeitos toxicos e
contribuicdo ao fendmeno de resisténcia bacteriana (KUMMERER, 2009a,b; REGITANO;
LEAL, 2010).

1.1. Conceito de antibiodtico

Antibiotico pode ser definido como um agente quimioterapico que inibe o crescimento
de microrganismos, tais como bactérias, fungos, protozoarios ou até alguns tipos de virus. No
entanto, no nosso cotidiano, os termos quimioterapicos e antibidticos ndo sdo sindnimos, pois
a expressdo “quimioterapicos” refere-se a compostos utilizados no tratamento de células
cancerigenas. O termo antibiotico, originalmente, se referia a qualquer agente contra a
atividade biologica dos organismos vivos, porém a terminologia “antibioticos” se refere as
substancias antibacterianas, antifingicas ou antiparasitarias (KUMMERER, 2009a).

O primeiro antibidtico foi descoberto “acidentalmente” por Alexander Fleming que
saiu de férias e esqueceu suas placas com culturas de estafilococos sobre a mesa sem guarda-
la na geladeira ou inutiliza-la, em seu laboratério no Hospital St. Mary em Londres. Ao
retornar do trabalho, observou que algumas das placas estavam contaminadas com mofos
(fungos), no qual foi notado em uma das placas um halo transparente em torno do mofo, o que
indicava a producdo natural de substancias antibacterianas por aquele mofo. Assim, o fungo
foi identificado como pertencente ao género Penicilium, dando origem ao nome do antibidtico
Penicilina (PENICILINA, 2009).

Atualmente, os antibidticos sdo obtidos por sintese quimica, tais como as sulfonamidas
ou por modificacdo quimica de compostos de origem natural. Muitos antibidticos sdo
moléculas relativamente pequenas, com massas moleculares menores que 1000 Da. Assim, o
termo antibiotico pode ser definido como composto produzido por um microrganismo que
inibe o crescimento de outro microrganismo. Ao longo dos anos, esta definicdo foi expandida
para incluir produtos sintéticos e semi-sintéticos. De maneira geral, os antibi6ticos sdo
classificados como beta-lactamicos, carbapenema, tetraciclinas, macrolideos, glicopeptideos,
sulfonamidas, quinolonas, fluroquinolonas e cloranfenicol (BRIMBLE, 2003; WEIDNER-
WELLS; MACIELAG, 2003; SUM, 2004; KUMMERER, 2009a; OHNO et. al., 2010;
HOMEM; SANTOS, 2011). Portanto, o termo ‘“antibidtico” refere-se apenas aos
medicamentos que matam ou inibem as bactérias, fungos ou virus, independentemente de ser
de origem natural ou sintética (KUMMERER, 2009a).
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Os antibitticos sdo usados extensivamente na medicina humana e veterinaria, bem
como na aquicultura com a finalidade de prevenir ou tratar infec¢cbes microbianas. Diferentes
tipos de antibidticos e antifungicos sdo utilizados na medicina humana e veterinaria. Na
Alemanha, sdo utilizados mais de 250 diferentes tipos de antibioticos (KUMMERER;
HENNINGER, 2003). Dados sobre o consumo de antibidticos (fora dos hospitais) em 29
paises da Unido Européia, no ano de 2010, considerando as doses diarias definidas (DDD) por
1.000 habitantes/dia, foram coletados pelo Centro Europeu de Prevencdo e Controle de
Doencas (European Centre for Disease Prevention and Control — ECDC) (Figuras 2 e 3)
(ECDC, 2012).

O indice DDD é um indicador importante aos profissionais da salde e politicos para
acompanhar os esforcos nacionais no sentido de um uso mais prudente de antibioticos na
Unido Europeia (UE). A distribuicdo das principais classes de antibidticos, referente ao
consumo da UE, expressos em DDD, é apresentado na Figura 3. Cada barra se refere a um
pais especifico, enquanto as cores indicam o registro do consumo das diferentes classes de
antibidticos nos pais (ECDC, 2012).

Dados nio informados

Dados nio incluidos

DDD por 1.000 habitantes/dia
N o 16,72 até <2238 28,05 até < 33,71
B 11.06até <16.72 223826 <2805 [ 33.71até <3937

Figura 2. Consumo sistémico de antibidticos nos paises da UE, 2010.
Fonte: ECDC (2012).
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*Dados referentes ao consumo total dos antibidticos (associada tanto ao setor hospitalar como a
sociedade) para os paises do Chipre, Grécia e Isldndia

**Espanha: dado referente somente aos medicamentos vendidos com receita médica
?Dados referentes a 2009 para os paises do Chipre, Roménia e Eslovaquia

Figura 3. Consumo de antibioticos para uso sistémico por classe de antibidticos em 29 paises
da UE, 2010. Fonte: ECDC (2012).

Pode ser observado nas Figuras 2 e 3, que tanto em 2010 como nos anos anteriores,
houve uma diferenca de 3,5 vezes entre o0 pais com 0 menor consumo de antibiético (Esténia)
comparado com o maior consumidor de antibiético da UE (Grécia). A ECDC observou que 0s
trés paises da UE (Islandia, Letdnia e Reino Unido) tiveram um aumento de mais de 5% no
consumo de antibidticos, expressa em DDD entre 2009 e 2010. No entanto, durante 0 mesmo
periodo, outros trés paises (Austria, Lituania e Polonia) apresentaram uma diminuicdo no
consumo de antibidticos. O consumo total de antibidticos da comunidade UE variou de 11,1
DDD (Estbnia) a 39,4 DDD (Grécia). Como nos anos anteriores, as penicilinas foi o grupo
mais utilizado de antibidticos na comunidade em todos os paises (Figura 3) (ECDC, 2012).
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1.2. Métodos convencionais de tratamento de agua e suas restricoes

A agua potavel é um recurso natural indispensavel para a existéncia da vida humana e
animal. Portanto, € imprescindivel e necessario avaliar tecnologias econémicas e inovadores
para o tratamento e reuso da agua.

As ETE’s tem por finalidade, a priori, eliminar a matéria orgénica presente nos
recursos hidricos, utilizando sistemas aerdbicos e anaerobicos, para atender as legislacdes
especificas de cada pais, em relacdo ao seu descarte ou reuso. No Brasil, o tratamento de
efluente deve seguir a Resolugdo do CONAMA N° 430 (MINISTERIO DO MEIO
AMBIENTE, 2011).

Existe uma variedade de métodos e processos para o tratamento de contaminantes em
agua, que podem ser divididos em dois grupos: tratamentos biéticos (biolégicos) e nao
bidticos (fisicos e quimicos) (Tabela 1).

Entre os métodos convencionais mais aplicados nas ETE’s estdo a adsor¢do em carvao
ativado, incineracdo e o tratamento biolégico. Contudo, esses processos convencionais
aplicados nas ETE’s ndo sdo eficientes para a remo¢ao completa de residuos de farmacos
residuais (STUMPF et. al., 1999; HEBERER, 2002; ANDREOZZI; MAROTTA,; PAXEUS,
2003; LINDQVIST; TUHKANEN; KRONBERG, 2005; FENT; WESTON; CAMINADA,
2006; GRACIA-LOR et. al., 2012; MICHAEL et. al., 2013). O processo fisico de adsorcéao
em carvdo ativado consiste apenas na transferéncia do farmaco da fase aquosa para a sélida, a
qual depende das propriedades fisico-quimicas e das interacfes eletrostaticas do poluente,
sendo necessario um tratamento posterior para eliminacdo efetiva do composto residual
adsorvido. A incineracdo pode ser outra alternativa, contudo, € um método que possui custo
elevado pelo fato de demandar uma grande quantidade de energia, além da possibilidade de
haver a formacdo de tracos de dioxinas e furanos como subprodutos da oxidagdo incompleta.
Por fim, embora o tratamento bioldgico seja um processo de baixo custo, apresenta alguns
inconvenientes como elevado tempo de reacdo, utilizacdo de grandes areas e remocéo parcial
de substancias toxicas ou ndo-biodegradaveis, tais como os antibidticos, favorecendo o
fendmeno da bioacumulagdo no meio ambiente e a contaminacdo de aguas superficiais e
subterraneas (STUMPF et. al., 1999; ANDREOZZI; MAROTTA; PAXEUS, 2003;
LINDQVIST; TUHKANEN; KRONBERG, 2005; FENT; WESTON; CAMINADA, 2006;
BEHERA et. al., 2011; TONG; ZHUO; GUO, 2011).



Tabela 1. Métodos convencionais de tratamento de agua.
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Tratamentos Fisicos

Arraste com ar
Adsorcao por carvao ativado
Centrifugacéo
Destilacéo
Eletrodialise
Evaporacao
Filtracdo
Floculagéo
Cristalizacéo por congelamento
Troca ibnica
Destilagéo por vapor
Adsorcao em resina
Osmose reversa
Sedimentacao
Extracdo liquido-liquido
Arraste com vapor
Ultrafiltracao
Microondas

Tratamentos Quimicos

Estabilizagdo quimica
Catalise
Clorodlise
Eletrolise
Hidrdlise
Neutralizacdo
Oxidacéo
Ozonolise
Fotdlise
Precipitacdo
Reducéo

Tratamentos Biol6gicos

Lodos ativados
Lagoas aeradas
Digestdo anaerdbica
Tratamento enzimatico
Filtros de percolacao
Lagoas de estabilizacdo

Fonte: GALVEZ (2001).

No Brasil, a infraestrutura para o tratamento do esgoto doméstico coletado esta bem

aquém do desejado, e a auséncia de métodos adequados para o tratamento de contaminantes

recalcitrantes € uma realidade. Logo, € fundamental aplicacdo de novos processos de

tratamentos de efluentes que garantam niveis baixos desses poluentes persistentes.

1.3. Fotodegradacao de farmacos por radiacéo ultravioleta (UV)

A fotdlise pode ser considerada o principal processo de eliminacdo natural de

farmacos, em especifico antibioticos, em &guas superficiais. A fotodegradacdo por fotdlise

pode ocorrer por absorcdo direta da radiacdo solar (fotolise direta) ou por meio de reacdes

com intermediarios reativos tais como oxigénio singlete, radicais hidroxila ou outras espécies
reativas formadas em aguas naturais (fotolise indireta) (LAM; MABURY, 2005; CERMOLA
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et. al., 2005; ZHAN et. al., 2006; MELO et. al., 2009). A fot6lise direta consiste na absorcao
direta da radiacdo UV disponivel para o composto-alvo ocasionando uma cisdo homolitica ou
heterolitica do proprio composto. Como consequéncia, radicais livres podem ser formados por
ruptura homolitica (Eg. 1 e 2) ou carbocations/carboanions (Eq. 3 e 4), ou, por ruptura
heterolitica, sendo as espécies geradas bastante reativas, propiciando rea¢@es de degradacdo
em cadeia da propria estrutura (BRUICE, 2007). A fotdlise indireta consiste na absorgéo
indireta da radiacdo UV por espécies presentes no ambiente aquatico (como substancias
himicas - SH e ions nitratos), gerando espécies excitadas como SH* e NOs;™*, logo
ocasionando a formacéo de espécies reativas como oxigénio singlete (*O,) e radicais hidroxila
(OH) (Eq. 5 e 6) (ZEPP; SCHLOTZHAUER; SINK, 1985; ZEPP; HOIGNE; BADER, 1987;
ZHAN et. al., 2006).

R—H+hv— H +'R (1)

R—R +hv - R*+'R 2)

R—Cl+hv— R"+CI (3)

R—H +hv— R +H" (4)

SH + hv — SH*+ 0, — SH + 10, (5)

NOs; + hv — NO3* — NO; + O + H,0 — NO; + OH + HO’ (6)

Dependendo das espécies presentes no meio aquatico, como é o caso das SH (ZEPP;
SCHLOTZHAUER; SINK, 1985), podera haver uma reducdo da quantidade de radiacéo
direta absorvida pelo composto-alvo. Isso ocorre pelo fato das SH absorverem numa ampla
faixa de comprimento de onda, atuando como um “filtro de radiacao”, o qual reduz o
fendmeno da fotolise direta. Além do mais, a presenca de cloreto e de carbono inorgénico
(carbonato e bicarbonato), presentes em ambientes aquaticos, atuam de forma antagdnica na
fotodegradagdo do farmaco por consumirem radicais hidroxila produzidos, por exemplo, na
fotolise indireta ou nos processos Fenton e foto-Fenton (ZWIENER; FRIMMEL, 2000;
LIAO; KANG; WU, 2001; TROVO; MELO; NOGUEIRA, 2008). Outro fator que pode
afetar a fotdlise é o pH, uma vez que pode haver deslocamento da banda de méaxima absorcéo
do composto-alvo, devido a formacdo de estruturas anidnicas, catibnicas ou neutras do
composto-alvo inicial (MOORE; ZHOU, 1994; KUMMERER, 2009a). Trovo e colaboradores
(2009a) investigaram a fotdlise direta de sulfametoxazol em agua destilada e em &gua do mar,
obtendo-se, respectivamente, 77% e 14% de remocdo da concentragdo inicial da

sulfametoxazol, ap6s 7 horas de exposicdo a radiacdo solar. A menor eficiéncia de
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fotodegradagdo em &gua do mar foi associada ao pH 8,1 do meio, o qual favoreceu a
formacdo da estrutura anidnica do sulfametoxazol, forma mais estdvel (BOREEN; ARNOLD;
MCNEILL, 2004).

Portanto, o processo de fotolise depende de diferentes fatores tais como: temperatura,
pH, composicdo da matriz, fonte de radiacdo, latitude, dentre outros (ANDREOZZI;
MAROTTA; PAXEUS, 2003; TROVO et. al., 2009a; YUAN et. al., 2011). Além disso, 0
processo de fotodegradacdo por fotdlise ndo € tdo eficiente quando comparado com 0s
processos oxidativos avancados (POA). Entre os novos processos de tratamento de efluentes
destacam-se 0s processos oxidativos avancados (POA), por apresentarem grande eficiéncia na
degradacdo de contaminantes organicos presentes em efluentes industriais (industrias
quimicas, farmacéuticas, agroquimicas, téxteis, de pintura e entre outras), 0s quais ndo sao
eficientemente tratados pelas técnicas convencionais devido a elevada estabilidade quimica e
baixa biodegradabilidade desses contaminantes (DANTAS et. al., 2009; DURAN et. al.,
2010; FENOLL et. al., 2012; TROVO et. al., 2013).

1.4. Processos Oxidativos Avancados (POA)

A preocupacdo em relacdo a preservacdo dos sistemas aquaticos e 0s riscos de
contaminacdo de aguas de abastecimento publico tém estimulado estudos para identificar,
quantificar e tratar os residuos de farmacos, em especifico antibioticos, a fim de minimizar o
descarte, assim como desenvolver processos eficientes de remocdo (MELO et. al., 2009).
Neste contexto, POA tém sido investigados devido ao seu potencial no tratamento de residuos
recalcitrantes, tanto como uma etapa alternativa ou como etapa complementar aos processos
convencionais comumente utilizados nas ETE’s (SHEMER; KUNUKCU; LINDEN, 2006;
GONZALEZ; SANS; ESPLUGAS, 2007; TROVO; MELO; NOGUEIRA, 2008; GIRALDO
et. al., 2010; REUNGOAT et. al., 2012).

Os POA sao fundamentados na formagdo de radicais hidroxila (*OH), espécies
altamente oxidantes (Eq. 7). Devido ao seu alto potencial padrdo de redu¢cdo (WARDMANN,
1989), este radical € capaz de oxidar, de forma ndo seletiva uma grande variedade de
contaminantes organicos a CO,, H,O e ions inorgénicos, originados de compostos organicos
com heteroatomos (NOGUEIRA et. al., 2007).

‘OH+e +H" — H,0 E° =2,730 V (versus ENH) (7



32

Esse radical é formado durante a reacdo de oxidantes (como o Oz e H,0O;) com
irradiagdo ultravioleta (UV) ou visivel (Vis) e catalisadores (ions metalicos ou
semicondutores). A estrutura dos compostos organicos podem proporcionar diferentes reacdes
com os radicais hidroxila, como por exemplo, abstracdo de atomo de hidrogénio, adicao
eletrofilica e transferéncia eletronica (Eq. 8 a 10) (LEGRINI; OLIVEROS; BRAUN, 2003;
NOGUEIRA et. al., 2007).

Abstracdo de a&tomo de hidrogénio (geralmente com hidrocarbonetos alifaticos).
RH +°OH — 'R + H,0O (8)
Adicéo eletrofilica (geralmente com hidrocarbonetos insaturados ou aromaticos).
PhX + *OH — HOPhX" (9)
Transferéncia eletronica (geralmente com compostos halogenados)
RX +°OH — RX"" + OH (10)
Os radicais hidroxila podem ser gerados por diferentes meios:

» Fotolise direta de oxidantes (H,0,, O3;) (BALCIOGLU; OTKER, 2003; DE
WITTE et. al., 2009; UMAR et. al., 2013).

» Fotocatélise heterogénea (CHATZITAKIS et. al., 2008; GIRALDO et. al., 2010;
PAUL; DODD; STRATHMANN, 2010; STURINI et. al., 2012; SIN et. al., 2012).

» Processo Fenton e foto-Fenton (NOGUEIRA et. al., 2007; MALATO et. al., 2007,
GONZALEZ; SANS; ESPLUGAS, 2007; TROVO; MELO; NOGUEIRA, 2008;
TROVO et. al., 2009b; TROVO et. al., 2012; MAGARIO et. al., 2012).

1.4.1. Processos Fenton e foto-Fenton
O processo Fenton (FENTON, 1894 e 1899; NOGUEIRA et. al., 2007; MELO et. al.,

2009; MACHULEK Jr. et. al., 2012) consiste na geracdo de radicais hidroxila pela

decomposicéo catalitica de H,O, na presenca de fons Fe®* em meio acido (Eq. 11).
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Fe?* + H,0, — Fe** + OH + "OH ki =76 L mol™s™ (11)

E importante observar que as espécies de ferro em solucéo aquosa (Fe?*, Fe**) existem
como aquo-complexos, na forma de complexos octaédricos, FelLs, como por exemplo
[Fe(H,0)6]*" em pH 0, na auséncia de outros ligantes (NOGUEIRA et. al., 2007; MELO et.
al., 2009; MAGARIO et. al., 2012). Com o aumento de pH ocorre hidrolise do ligante H,0,
formando espécies hidroxiladas, cuja proporcdo depende do pH, como é o caso do
[Fe(OH)(H,0)s]** em pH 2,5 e [Fe(OH)z(H20)s]" em pH 5,0 (SAFARZADEH-AMIRI;
BOLTON; CARTER, 1996). O equilibrio de hidrolise inicial entre as espécies de ferro é
demonstrado pelas Eqg. 12 e 13, em que para maior simplicidade foram omitidas as aguas de

hidratacao.

Fe** + OH — Fe(OH)*" k,=65x10" L mol*s™ (12)
Fe** + OH — Fe(OH)," ks=65x10" L mol*s™ (13)

Essas diferentes espécies de ferro podem decompor cataliticamente o H,O, com
diferentes constantes de velocidade, e formar ions ferrosos e radicais de acordo com o pH
utilizado (RIGG; TAYLOR; WEISS, 1954; WALLING; GOOSEN, 1973; BUXTON et. al.,
1988; NOGUEIRA et. al., 2007; MAGARIO et. al., 2012) (Eqg. 14 a 17).

Fe®* + H,0, — FeOOHZ + H* ks =0,001-0,01 L mol™*s™  (14)
FeOOH?" — Fe?* + HO,' (15)
Fe?* + HO, — Fe¥* + HO, ks = 1,3 x 10° L mol*ts? (16)
Fe®* + HO, — Fe?* + HO, ke = 1,2 x 10° L mol*ts? (17)

Na presenca de radiagdo UV-Vis, um elétron de um orbital centrado no ligante é
promovido para um orbital centrado no metal, denominada de transferéncia de carga ligante
metal, implicando na redugéo de Fe** a Fe?* e consequente oxidacéo do ligante OH™ para "OH
(Eq. 18) (LANGFORD; CAREY, 1975). Assim, a radiacdo UV-Vis combinada com a reacéo
Fenton e conhecida como processo foto-Fenton. A combinacdo entre ambos aumenta a
eficiéncia de oxidacfo, uma vez que o Fe?* regenerado d4 prosseguimento & reacdo Fenton
(Eq. 11), estabelecendo um ciclo reacional. Alem disso, ocorre a producdo adicional de
radicais hidroxila em comparacdo ao processo Fenton (SAFARZADEH-AMIRI; BOLTON;
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CARTER, 1996; ZEPP; FAUST; HOIGNE, 1992; PIGNATELLO, 1992; NOGUEIRA et. al.,
2007; MELO et. al., 2009; MACHULEK Jr. et. al., 2012). Na auséncia de radiacdo, a
regeneracdo de fons Fe?* ocorre pela reacdo de Fe** com peréxido (Eq. 14). Contudo, a ordem
de grandeza da velocidade da reacdo € aproximadamente 76.000 vezes menor quando

comparada com a reagio com Fe”".
Fe(OH)*" + hv — Fe*" + "OH (18)

A regeneracdo de fons Fe**, pelo processo foto-Fenton, s6 é possivel devido &
absorcdo da radiacdo solar, na regido do visivel, de alguns aquo-complexos férricos. Como
visto anteriormente, o pH influencia na formacdo de espécies hidroxiladas, assim essas
espécies podem apresentar maior ou menor absorcdo na regido visivel. Logo, a absorcdo é
dependente do pH. Por exemplo, a espécie Fe(OH)** apresenta maxima absorcdo no
comprimento de 300 nm estendendo até 400 nm (regido do visivel) (SAFARZADEH-AMIRI,
BOLTON; CARTER, 1996). E importante salientar que um bom processo fotodegradativo
solar € aquele que aproveita mais a radiacdo visivel do que a UV, ja que a radiacdo solar
incidente na Biosfera é composta por 5% de radiacdo UV, 43% de radiacgdo visivel e 52% de
infravermelho (KUMAR; DEVI, 2011).

A concentracdo de perdxido de hidrogénio pode determinar a eficiéncia do processo
foto-Fenton, pois em excesso, o H,O, atua como sequestrador de radicais hidroxila (Eq. 19),
gerando radicais hidroperoxilas, os quais apresentam um menor poder de oxidacdo do que 0s
radicais hidroxila, além de reacdes de recombinacdo (Eq. 20) reduzindo a eficiéncia do
processo (NOGUEIRA et. al., 2007; TROVO et. al., 2013).

H,0, + ‘OH — HO," + H,0, ks =2,7x 10" L mol™s? (19)
2'0H — H,0, k; =5,3x 10° L mol™s? (20)

Paralelamente ao processo foto-Fenton, diversas rea¢fes fotoquimicas podem ocorrer,
como € o caso da fotolise do H,0, (Eq. 21) (PERA-TITUS et. al., 2004; NOGUEIRA et. al.,
2007). Contudo, por apresentar baixa absortividade da luz (18,7 L mol™ cm™ em 254 nm), a
fotolise do H,0, desempenha uma funcdo pouco importante na geracao de radicais hidroxila,

em comparacéo ao processo foto-Fenton.

H,0, + hv — 2°OH (21)
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A eficiéncia do processo Fenton e foto-Fenton depende do pH do meio reacional, a
qual é limitada a uma estreita faixa de pH, entre 2,5 e 3,0. Valores de pH acima de 3
favorecem a precipitacio do Fe** em hidréxidos insolGveis, reduzindo a interacdo com o H,0,
e consequentemente a producéo de radicais hidroxila. Por outro lado, valores de pH abaixo de
2,5 contribuem para o sequestro de radicais hidroxila pela alta concentracdo de ions
hidrogénio presentes no meio reacional (Eq. 22), além do predominio de espécies menos
hidroxiladas com menor absortividade (PIGNATELLO, 1992; NOGUEIRA; GUIMARAES,
2000; NOGUEIRA et. al., 2007; MELO et. al., 2009; MACHULEK Jr. et. al., 2012). Apesar
da faixa de pH entre 2,5 e 3,0 ser considerada como étima para a reagdo de Fenton, ao mesmo
tempo pode ser mencionada que a necessidade de se trabalhar em meio acido apresenta-se
como a principal limitacdo deste processo, uma vez que sdo necessarias duas etapas de ajustes
de pH, uma antes (pH entre 2,5 e 3) e outra ap6s (pH proximo da neutralidade) a reacdo de
Fenton para descartes nos corpos aquéticos. Outra limitacdo do processo foto-Fenton é a
necessidade de remover o ferro dissolvido apés o tratamento de fotodegradacdo, com
concentracdes superiores a 15 mg L'1, conforme a Resolugdo do CONAMA N° 430
(MINISTERIO DO MEIO AMBIENTE, 2011).

"OH + H' + & — H,0 ko =7 x 10° L mol*ts™ (22)

Além disso, a presenca de ions inorganicos, como fosfato, sulfato, sulfito, fluoreto,
brometo e cloreto (dependendo das respectivas concentracdes) reduzem a eficiéncia do
processo foto-Fenton, pelo fato de poderem complexar fortemente com ions ferro ou agirem
como sequestradores de radicais hidroxila (DE LAAT; LE, 2006; PIGNATELLO;
OLIVEROS; MACKAY, 2006; DEVI et. al., 2013). Embora o processo foto-Fenton apresenta
algumas limita¢Ges, inimeras vantagens no tratamento de substincias orgénicas tem sido
observadas, tais como: completa mineralizacdo de poluentes orgénicos, transformacdo de
compostos toxicos e recalcitrantes em substancias de menor toxicidade e biodegradaveis,
possibilidade de serem utilizados como pré ou pds-tratamentos, possibilidade de usar energia
solar, contribuindo para a reducdo dos custos energéticos, uso de reagentes de baixo custo,

tais como sais de ferro e perdxido de hidrogénio e possibilidade de tratamento in situ.
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1.5. Cloranfenicol (CFC)

O Cloranfenicol - CFC (Figura 4) é um antibiético reconhecido pela sua eficiéncia em
combater um amplo espectro bacteriano, assim como outros grupos de microrganismos. Ele
exerce acdo nos microrganismos através da inibicdo da sintese proteica, sendo eficaz no
tratamento de vérias doencas infeciosas. Desde os anos 50, o CFC foi utilizado
consideravelmente no tratamento de animais domesticos e na medicina humana, devido ao seu
baixo custo, alta eficiéncia e facil disponibilidade (AJIT et. al., 2006; REZENDE et. al.,
2010).

Trabalhos da literatura mostram que este antibiotico tem sido encontrado em
diferentes paises do mundo (ZEEGERS; GIBELLA; TILQUIN, 1997; PENG et. al., 2006;
CHOI et. al., 2008; PENG et. al., 2008; LIU et. al., 2009; XU et. al., 2011). Concentrac6es de
CFC na ordem de 0,001 e 0,031 pg L™ foram encontradas em efluentes de ETE’s em
Singapura e Coreia, respectivamente, e em concentracdes média de 2,08 a 26,6 ug L™ em
efluentes de ETE’s na China (PENG et. al., 2006; CHOI et. al., 2008; LIU et. al., 2009).

©
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Figura 4. Formula estrutural do CFC (C11H1,CloN,05 = 323 g mol™).

Também tém sido avaliados possiveis efeitos toxicos desencadeados pela presenca de
CFC em ambientes aquaticos. Alguns deles incluem, em humanos, a reticulocitopenia
(podendo evoluir para anemia), a granulocitopenia, a trombocitopenia, a depressdo da medula
Ossea (em caso mais sério a anemia aplastica fatal) e a sindrome do bebé cinzento
(WOODWARD, 2004; ANVISA, 2012). Por esse fato, o uso do CFC em animais produtores
de alimentos tem sido banido em muitos paises, incluindo a Unido Européia (EEC, 1990).

A literatura apresenta somente dois trabalhos relacionados a degradacdo do
antibiético, um deles utilizando a fotocatalise heterogénea e 0 segundo processo
eletroquimico (CHATZITAKIS et. al., 2008; REZENDE et. al., 2010). Chatzitakis e

colaboradores (2008) avaliaram a degradacdo de CFC por fotocatalise heterogénea utilizando
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diferentes semi-condutores (TiO, P-25, TiO, na forma anatase, TIONa e ZnQO) e observaram
que os melhores catalisadores para degradacdo do antibiético CFC foram o ZnO e TiO, P-25,
obtendo-se 90% de remocdo de CFC apo6s 90 min. de irradiacdo artificial. Por outro lado,
remocao entre 33 e 52% foi obtida pelo processo eletroquimico (REZENDE et. al., 2010).
Portanto, mais estudos avaliando degradacdo de CFC por tecnologias avancadas, como é o
caso dos processos Fenton e foto-Fenton sdo necesséarios a fim de serem utilizados como

alternativas de tratamento de efluentes contendo este tipo de poluente.
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2. OBJETIVOS

Objetivo geral

Avaliar a degradacdo do antibidtico cloranfenicol por fotdlise e pelo processo foto-

Fenton utilizando radiacao artificial e solar.

Objetivos especificos

v

v

v

Avaliar o efeito da dose controlada de H,O, na remocdo de CFC, COD, DQO,
toxicidade, atividade antimicrobiana e evolucdo do NOC durante a aplicacdo do
processo foto-Fenton em escala de laboratorio;

Avaliar a influéncia da concentracéo de Fe?* e modo de adicéo de H,O, na cinética
de remocédo de CFC e COD em escala de laboratério;

Verificar o efeito das matrizes (dgua deionizada, agua superficial e efluente de
esgoto tratado) na degradacdo do antibidtico CFC por fotdlise e pelo processo foto-
Fenton, tanto em escala de laboratério como em planta piloto;

Avaliar a toxicidade e a atividade antimicrobiana durante o0s processos de
fotodegradacgdo (fotdlise e foto-Fenton) em &gua deionizada, utilizando radiac&o

artificial e solar, respectivamente.
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3. MATERIAIS E METODOS

3.1. Reagentes

Todas as solugdes foram preparadas utilizando agua deionizada e reagentes de grau

analitico.
1.

.

N oo g &

10.

11.

12.
13.

14.

Sulfato ferroso heptahidratado (FeSO,4.7H,0) (Vetec) — preparo de solucao-
estoque 0,25 mol L™ e 0,36 mmol L™,

Perdxido de hidrogénio (H202) - 30% (m/m) (Vetec).

Metavanadato de aménio (NH,;VOs) (Vetec) - 0,06 mol L™ em 0,36 mol L™ de
H,SO,.

Acido sulfdrico (H.SO.) (Quimex) — preparo de solugdo-estoque 3 mol L™.
Hidroxido de sodio (NaOH) (Vetec) — preparo de solugdo-estoque 3 mol L™
Sulfito de sédio (Na;SO3) (Vetec) — preparo de solucdo-estoque 1,0 mol L™.
Padrdo de Cloranfenicol (C11H:2,CLN,Os = 323,13 g mol™) (Sigma-Aldrich,
Vetec).

Metanol (HPLC) (Vetec).

Padrbes de carbono total (CT) utilizando o hidrogenoftalato &cido de potassio
(KHCgH4O4) (Vetec), e, carbono inorgénico (CI) utilizando o carbonato e
bicarbonato de s6dio (Na,CO3; e NaHCO3) — preparo de solucdo-padrdo de 1.000
mg L™ paraCT e ClI.

Dicromato de potassio (K,Cr,O7) (Vetec) — preparo de solugbes-estoque 0,167 mol
L™"e 0,0167 mol L™

Sulfato de prata (Ag.SO,) (Vetec) — utilizada no preparo de solugbes-estoque de
Ag,SO,em meio &cido (proporcéao de 5,5 g Ag.SO./Kg de H,SO,).

Sulfato de mercurio (HgSO,) (Nuclear).

Hidrogenoftalato acido de potassio (KHCgH40,) (Vetec) — preparo de solugéo-
estoque 1000 mg O, L™ para construgo da curva analitica de DQO.

Sal marinho sintético comercial composto por NaCl, MgCl,.6H,0, Na,;SOy,,
CaCl,.6H,0 e KCI.
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3.2. Efluente de estacéo de tratamento de esgoto (ETE)

A coleta do efluente de ETE foi feita na etapa de pds-tratamento final do esgoto na
ETE Uberabinha, a qual recebe e trata 95% do afluente gerado pela populacdo de Uberlandia,
cidade com aproximadamente 620 mil habitantes. O tratamento comumente empregado para a
reducdo da carga organica ocorre pelo emprego de reatores anaerobicos de fluxo ascendente
(DMAE, 2013a). Em fluxo continuo, as amostras desta matriz foram coletadas no mesmo
ponto de amostragem em duas etapas: no més de junho de 2013 para 0s experimentos de
fotolise e agosto de 2013 para os experimentos foto-Fenton, sendo as amostras mantidas sob
refrigeracdo por no maximo 2 semanas até a realizacdo desses experimentos. O efluente
coletado atende aos padrdes de lancamento definidos pela Resolugdo CONAMA N° 430
(MINISTERIO DO MEIO AMBIENTE, 2011). Os parametros fisico-quimicos referente a
caracterizacdo da matriz efluente de esgoto sdo apresentados no tdpico Caracterizacdo da dgua
superficial e efluente de ETE (Resultados e discusséo).

3.3. Agua superficial - rio

As amostras de agua superficial (rio), no qual sdo denominadas na estacdo de
tratamento de agua (ETA) como &gua bruta, foram coletadas no inicio do processo de
tratamento, anterior a etapa de floculacdo e correcdo do pH. Este procedimento foi feito para
evitar qualquer contaminacdo com os reagentes do tratamento da agua, na ETA Bom Jardim,
a qual abastece a populacdo da cidade de Uberlandia — MG (DMAE, 2013b). As coletas
dessas amostras foram realizadas em fluxo continuo no inicio do processo, e, em duas etapas:
a primeira no més de maio de 2013, para os experimentos de fotolise, e a segunda no més de
julho 2013, para os experimentos foto-Fenton. Apds posterior coleta, as amostras foram
mantidas sob refrigeracdo a 4°C por no maximo 2 semanas até a execucdo dos experimentos.
Os parametros fisico-quimicos referente a caracterizacdo da matriz efluente de esgoto séo
apresentados no topico Caracterizacdo da agua superficial e efluente de ETE (Resultados e

discusséo).
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3.4. Sistemas de fotodegradacéao
3.4.1. Experimentos em escala de laboratério

Os experimentos de fotodegradacdo em escala de laboratério foram realizados num
reator cilindrico anular oco (0,850 L) com uma superficie irradiada de 3,89 x 10% m?
contendo uma lampada de vapor de mercurio de 400 W (inserida no centro deste reator)
(OLIVEIRA et. al., 2012), a qual apresenta uma irradiancia UVA média de 1100 W m™
(MACHADO et. al., 2003) e um fluxo fotdnico de 3,3 x 10°® einstein s™ (entre 295 e 710 nm)
(MACHADO et. al., 2008). Um volume total de 5 L da solucdo de CFC 200 mg L™ ficou sob
recirculagdo com uma vazéo de 2,14 L min™ apés adicdo de solucdo de FeSO,, ajuste do pH
entre 2,5 e 2,8 com H,S0O,, e adicdo de H,0,. Esta solucdo ficou mantida a temperatura de 25

+ 2 °C utilizando um banho termostatizado (TE184 - Tecnal) (Figura 5).

Reator com
lampada

Figura 5. Foto do reator com lampada (A) e do sistema (B) utilizado durante a

fotodegradagé@o de CFC com radiacdo artificial.

As solugdes de CFC foram preparadas no dia anterior da realizacdo dos experimentos
em escala de laboratorio. A solucdo foi preparada pela dissolugdo de 1 g de CFC em um
recipiente contendo separadamente 1 L de cada matriz, a qual foi mantida sob agitacdo
magnética constante durante 30 minutos. A seguir, esta solucdo foi estocada em frasco ambar
a temperatura de 4 °C para preservacdo da amostra. No dia dos experimentos, esta solucdo foi

adicionada ao reservatorio do reator artificial contendo 4 L da respectiva matriz, e o sistema
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foi mantido sob recirculagcdo para homogeneizacdo das solucGes, antes de cada amostragem
inicial.

No reator em escala de laboratério, foram realizados quatro estudos empregando o
processo foto-Fenton para degradacéo de CFC: i) um controlando a dose de H,0O, (variando a
concentracdo de 50 até 500 mg L™) usando 10 mg L™ Fe**, monitorando-se a remocéo de
CFC, carbono orgénico dissolvido (COD), demanda quimica de oxigénio (DQO) e geracdo de
ions cloreto, assim como estudos de toxicidade e atividade antimicrobiana (AA); ii) outro
estudo avaliando o efeito de diferentes concentragdes de Fe®* (5, 10 e 15 mg L™) na cinética
de remocéo de CFC e COD, e consumo de H,0,, usando a melhor concentracdo de H,O, (400
mg L™) definida previamente (item i) para remover quase completamente 0 COD e a DQO;
iii) outro estudo verificando o efeito do modo de adi¢do de H,O, — adi¢do Unica e multipla (1
X 400; 2 x 200 e 4 x 100 mg L™ H,0,), na cinética de remocdo de CFC e COD, usando a
melhor concentragéo de Fe?* (10 mg L™) determinada previamente (item ii); iv) e outro estudo
observando os efeitos das matrizes (dgua deionizada, efluente de esgoto e &gua bruta), na
cinética de remocdo de CFC e COD, consumo de H,0, e determinagdo de Fe**/Fe**, usando a
melhor concentracdo de Fe?* e H,O, determinada anteriormente (itens i e ii). Para o
experimento em agua deionizada, também foi monitorada a remocéo da DQO, toxicidade e
AA. No estudo da dose controlada de H,0, (item i), 50 mg L™ de H,O, foi inicialmente
adicionado na solucdo, e seu consumo foi monitorado durante exposicdo a irradiacdo, sem
controlar o tempo de experimento. Apo6s total consumo, verificado por teste com
metavanadato de aménio, uma aliquota foi retirada. Uma nova adicdo de 50 mg L™ de H,O,
foi adicionada, e outra aliquota foi retirada apos total consumo de H,O,. Este ciclo foi
repetido até 500 mg L™ H,0,. Para o experimento de dose controlada de H,O,, aliquotas de
200 mL foram coletadas apos total consumo de H,0O,, enquanto para os experimentos de
cinética, aliquotas de 50 mL foram coletadas em diferentes intervalos até 60 min.

Neste mesmo reator, também foi avaliada a cinética de remogéo de CFC (200 mg L™)
e COD por fotdlise em diferentes matrizes aquosas (agua deionizada, efluente de esgoto e
agua bruta), com o pH natural das matrizes nos valores de 6,2, 7,3 e 6,9, respectivamente.
Para 0 experimento com &gua deionizada, também foi monitorada a remog¢do da DQO,
toxicidade e AA. Nestes experimentos, aliquotas de 50 mL foram coletadas em intervalos de
20 min até 60 min, exceto para o experimento utilizando 4gua deionizada que foram coletados

100 mL de amostra.
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3.4.2. Experimento na planta piloto solar

Os experimentos usando radiagédo solar foram feitos sob condic¢Ges de céu claro, entre
0 inverno e a primavera, na cidade de Uberlandia (18°55'08" S, 48°16'37" W e com uma
altitude média de 863 m), Brasil, usando uma planta piloto. A planta piloto consiste de um
reator coletor parabdlico composto (CPC), o qual possui uma area irradiada de 1,62 m?
(volume irradiado: 12 L) e um reservatorio com capacidade maxima de 120 L (DUARTE et.
al., 2005; MACHADO et. al., 2008). O CPC possui 10 tubos de borosilicato de 32 mm de
diametro externo, 29,2 mm de didmetro interno e 1,50 m de comprimento, conectados em
série (Figura 6). Um volume total de 50 L da solugdo de CFC (200 mg L™) ficou sob
recirculacdo numa vazdo de 33,3 L min®, apés adicdo de ferro e peroxido. Para esses
experimentos ndo houve controle da temperatura, devido as dimensdes do equipamento ndo

comportar a utilizagdo de um banho termostéatico.

Figura 6. Fotos da planta piloto e representacédo em perfil mostrando o formato de involuta
dos refletores de um reator CPC e das diversas formas de captacdo da radiagédo incidente no
reator utilizado durante a fotodegradacéo de CFC com radiacao solar.
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As solugbes de CFC foram preparadas na seguinte sequéncia: primeiramente
dissolveu-se 10 g de CFC em um recipiente contendo separadamente 10 L de cada matriz sob
agitacdo magnética constante durante 30 minutos. Esta etapa foi feita um dia antes da
execucdo dos experimentos, sendo a solucdo estocada em frascos &mbar a temperatura de 4
°C. No dia dos experimentos, a solucdo de CFC preparada previamente em cada matriz foi
adicionada ao reservatorio do CPC contendo 40 L da mesma matriz, sendo mantido sob
recirculagdo constante com a superficie do CPC solar coberta por um periodo de 20 min. A
seguir retirou-se uma aliquota para as respectivas analises. Em seguida, adicionou-se H,SO,
para ajustar o pH entre 2,5 e 2,8 e manteve-se 0 sistema sob recirculacdo por mais 20 min,
coletando-se uma nova aliquota para as respectivas analises e para verificacdo do valor de pH.
A sequir adicionou-se um volume da solucdo estoque de Fe** 0,25 mol L™ para resultar em 10
mg L™ Fe?*. A solugéo de cada matriz ficou sob recirculacdo por mais 20 min, sendo retirada
uma nova aliquota. Posteriormente, adicionou-se H,O, 30% (m/m) para resultar numa solucéo
400 mg L™ de H,0,, deixou-se a mesma sob recirculagio no escuro por mais 20 min e retirou-
se uma nova aliquota. Posteriormente, a superficie foi descoberta, expondo-se a irradiacdo
solar por um periodo de 60 min. Aliquotas de 50 mL foram retiradas em intervalos de 10 min
até 60 min, exceto para o experimento utilizando matriz de agua deionizada que foram
coletados 100 mL da amostra.

Durante exposicdo a irradiacdo solar, a média da irradiancia solar (1S) foi de 41,5 +
1,2;345+14¢e283+20Wcm? euma dose de energia acumulada UVA (DEA) de 149,2;
120,3 e 97,3 kJ m™ foram obtidas ap6s 60 min de irradiacio, para as respectivas matrizes de
agua deionizada, efluente de esgoto e agua superficial. Estes valores foram obtidos utilizando
um radidometro (PMA 2100 Solar Light Co.) monitorando-se a irradiancia na regido UVA
(320 a 400 nm) entre 09:00 e 10:00 h, durante a primavera (Setembro 2012) para a matriz de
agua deionizada, e, inverno (Junho e Julho 2013), para as matrizes de efluente de esgoto e
agua superficial.

No CPC solar, também foram feitos estudos de fotélise do CFC (200 mg L™) para as
diferentes matrizes aquosas em pH natural das solucbes (6,9, 7,9 e 6,5), obtidos,
respectivamente para dgua deionizada, efluente de esgoto e agua superficial, avaliando-se a
cinética de remocdo de CFC e COD. Para o experimento com agua deionizada, também foi
monitorada a remocdo da DQO, toxicidade e AA. Todos os experimentos foram feitos entre
09:00 e 14:00, sob céu claro, durante o inverno (Maio e Junho 2013), obtendo-se uma média
de irradiancia solar (1S) de 31,8 + 2,1; 345 + 1,7 e 37,4 + 1,3 W cm™, e dose de energia
acumulada de radiacdo UVA solar (DEA) de 488, 481 e 539 kJ m? ap6s 240 min de
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irradiacdo, para as respectivas matrizes de agua deionizada, efluente de esgoto e &gua
superficial.

Nestes experimentos, aliquotas de 30 mL foram coletadas em intervalos de 20 min até
300 min, exceto o experimento com agua deionizada em que foram coletados 100 mL de
amostra.

Também foram feitos experimentos controle (hidrdlise, acdo oxidante do H,O, e
Fenton). Os experimentos de hidrolise foram feitos em frascos ambar contendo 250 mL de
duas solugdes de CFC (200 mg L™); uma com pH entre 2,5 e 2,8 e outra com o pH natural da
solucéo (pH 6,4). Estas solugdes ficaram armazenadas, na geladeira, a uma temperatura de 4
°C durante 30 dias. O experimento controle da ac¢do oxidante do H,0O, foi feito mantendo-se
500 mL de solucdo 200 mg L™ de CFC na presenca de 400 mg L™ de H,0,em pH 2,5-2,8 no
escuro durante 60 min. O experimento controle de Fenton, foi feito mantendo-se 500 mL de
solugdo 200 mg L™ de CFC na presenca de 10 mg L™ Fe?* e 400 mg L™ de H,O, em pH 2,5-

2,8 e no escuro durante 60 min.
3.5. Analises quimicas

A eficiéncia do processo de fotodegradacdo foi determinada e conduzida pelas
seguintes analises quimicas: decaimento da concentracdo de CFC, COD, DQO, H,0; e
geracdo de ions CI".

Apds amostragem e antes das analises, para 0s experimentos com dose controlada de
H,0O,, (Secdo 3.4.1, item i), 0 pH das aliquotas foi ajustado entre 6 e 8 antes da filtracdo com
membranas de porosidade 0,45 um, enquanto para 0s experimentos de cinética, um volume
calculado de solugéo 1,0 mol L™ de sulfito de sédio foi adicionado as amostras (antes de
ajustar o pH e filtrar), de acordo com a estequiometria entre H,O, e Na,SOs3, e nimero de
mols residual de H,O,. Este procedimento foi avaliado previamente com a finalidade de
assegurar a remocao de H,O, residual, interrompendo a reacdo de Fenton, assim como para
eliminar a interferéncia causada pela presenca de H,O, nas andlises de DQO, testes de
toxicidade e AA. A adigdo de sulfito em quantidade equivalente ao nimero de mols de H,0,
residual, também evita a interferéncia de sulfito nas medidas de DQO (VOGEL et. al., 2000).
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3.5.1. Cromatografia liquida de alta eficiéncia

A concentracdo de CFC foi determinada usando um cromatografo liquido (Shimadzu -
CTO20A) e uma coluna C-18 fase reversa (5um, 250 x 4,60 mm - Shimadzu) com deteccao
por absor¢do no ultravioleta, em 276 nm. A fase mdvel consistiu de uma mistura 50:50 (v/v)
4gua deionizada e metanol, numa vazdo de 1 mL min™. Um volume de 20 pL da amostra foi

injetada, e sob estas condigdes, o tempo de reten¢do do CFC foi de 6,8 £ 0,1 min.
3.5.2. Carbono organico dissolvido

A mineralizacdo, conversdo do carbono organico total (COT) a dioxido de carbono e
agua, foi determinada pelo decaimento da concentracdo de COT utilizando um analisador de
carbono (VCPH/TOC - Shimadzu) com injetor automatico. O analisador de carbono faz
medidas de carbono total (CT) e carbono inorganico (Cl), logo o COT é dado pela subtracéo
entre CT e Cl. Como as amostras foram previamente filtradas em membranas de porosidade
0,45 um, a determinacdo foi de carbono organico dissolvido (COD). As matrizes de agua
superficial e efluente de ETE também contém matéria organica. Portanto, previamente foram

feitas determinacdes de COD destas matrizes para saber a contribuicdo isolada de cada uma.
3.5.3. Demanda quimica de oxigénio

A quantidade de oxigénio necessaria para oxidar quimicamente a matéria organica
(DQO) sem a intervencdo de microorganismos foi estimada pela medida da absorbéancia em
um espectrofotdbmetro (La Motte - Smart Spectro 2000-01) em 420 e 600 nm, cujas faixas de
concentragdes se enquadravam entre 40 a 100 mg L?, e entre 100 a 1200 mg L™
respectivamente, utilizando método padrdo 5220 D (APHA, 2000).

3.5.4. Perdxido de hidrogénio

O consumo de H,0, durante o0s experimentos foto-Fenton foi monitorado
espectrofotometricamente (La Motte - Smart Spectro 2000-01) pela geracéo de peroxovanadio
de cor acastanhado (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005) formado pela reacdo do
peroxido de hidrogénio com metavanadato de aménio (Eq. 23), com 0 m&ximo de absorcéo

em 450 nm.
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VO3 + 4H" + H,0, — VO,*"+ 3H,0 (23)

A concentracdo de perdxido pode ser calculada da seguinte forma (Eq. 24):

AA4so = €[H,0,] — (24)

Onde AAuso € 0 valor da absorbancia lida descontada a absorbancia do branco, V1 é o
volume da aliquota tomada para analise, V, é o volume final apds a dilui¢do e ¢ ¢é a
absortividade do cation peroxovanadio igual a 283 L mol™ cm™, obtida pela curva analitica do
peroxido de hidrogénio na faixa de 0,0250 a 6,00 mmol L™. Para anélise, foi adicionado 1,0
mL da amostra em 2,5 mL de metavanadato de amo6nio em uma cubeta de quartzo com

caminho oOptico de 1cm.
3.5.5. Calculo do numero de oxidacdo médio do carbono organico (NOC)

Durante o emprego do POA ¢ esperado que subprodutos com maiores valores de NOC
sejam formados, devido ao fato de ocorrer oxidagdo. Em outras palavras, uma vez que o
carbono apresenta estado de oxidacéo variando de -4 a +4 (VOGEL et. al., 2000), aplicando-
se um processo oxidativo, é esperado aumentar 0 NOC, ou seja, aumentar de -4 a proximo de
+4. Mantzavinos et. al. (1996) utilizaram o NOC para acompanhar a degradacdo oxidativa de
polietilenoglicéis. Eles foram capazes de relacionar 0 aumento do NOC com a producéo de
acidos organicos no meio reacional.
A “oxida¢do” em Quimica Organica significa um aumento no nimero de oxidag&o.
Isto pode ser conseguido por duas maneiras diferentes:
e Insercdo de um atomo mais eletronegativo do que o carbono (por exemplo,
oxigénio).
e Remoc¢do de um aomo menos eletronegativo do que o carbono (por exemplo,
hidrogénio).
O NOC para uma unica molécula organica ¢é definido como (Eq. 27):
DQO

NOC=4-15x oD (27)

onde, DQO representa a concentragio em mg O, L™ e COD em mg C L™.
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Os valores de NOC devem estar no intervalo de -4 a +4, sendo que valores fora desta
faixa sdo quimicamente impossiveis e indicam algum problema ocorrido durante a
determinacdo analitica da DQO ou COD. A Tabela 2 apresenta alguns exemplos de
compostos organicos e seus valores de NOC. E claro que os valores de NOC também podem
ser nimeros nao inteiros, como é o caso do fenol que tem um valor de NOC de -2/3 (VOGEL
et. al., 2000).

Tabela 2. Alguns compostos organicos e seu NOC. Nota-se que a maioria dos compostos
encontrados nas solucbes aquosas estd na faixa de -2 a +3. OBS: muitos compostos ndo
listados tém valores de NOC fracionarios.

NOC  Compostos Organicos

-4 Metano

-3 Etano

-2 Metanol, etanol e propanol

-1 Acetaldeido e benzeno

0 Formaldeido, acido acético, benzoquinona e diclorometano

+1 Acido maléico

+2 Acido foérmico

+3 Acido oxalico

+4 Uréia (CO,, &cido carbbnico, carbonato e bicarbonato)
Fonte: VOGEL et. al. (2000).

3.5.6. Eletroforese capilar

A geracdo dos ions CI* foi determinada por eletroforese capilar com deteccdo
condutémetrica, utilizando um capilar de silica com didmetro interno de 75 um e
comprimento de 30 cm até o detector, uma solucéo eletrolitica de Mesohistidina/Histidina 20
mmol L™ (pH 6,0), numa voltagem constante de 25 kV, com tempo de injecéo das amostra de
2 s numa pressao de 3,5 psi. Antes das respectivas analises, adicionou-se 0 padrdo interno
lactato (para determinacdo de anions) (RICHTER et. al., 2005).



49

3.6. Analises toxicoldgicas

A avaliagdo toxicologica durante o processo de fotodegradacdo foi feita pela
determinacdo da toxicidade e atividade antimicrobiana utilizando respectivamente, 0s

microcrustaceos de Artemia salina e as bactérias de Escherichia coli.

3.6.1. Artemia salina

Artemia salina (Figura 7), uma espécie de microcrustaceo que sobrevive em &guas
salinas, foi utilizada para verificar a toxicidade aguda das amostras de CFC, antes e durante o
processo de fotodegradacdo (LEWAN et. al., 1992; MEYER et. al., 1982). Os cistos de A.
salina (adquiridos em loja de aquarios) foram incubados a 30 °C num béquer de forma alta de
2 L, contendo 1 L da solucdo de sal marinho sintético (mistura de NaCl, MgCl,.6H,0,
Na,SO,, CaCl,.6H,0 e KCI) na concentracéo de 35 g L™. O pH desta solucéo foi ajustado
entre 8 e 9, com o objetivo de simular o habitat salino adequado das artemias. Aléem do mais,
foi utilizada uma bomba de aquario para oxigenar a solucdo salina, e assim facilitar as
condicGes de eclosdo dos ovos das artemias. A incubacdo foi feita durante o periodo de 48 h,
tempo necessario para maturacao e eclosao desses ovos.

Apbs o periodo de incubacdo, os organismos-testes (nduplios de A. salinas) foram
expostos as solucdes de CFC antes e durante o processo de fotodegradacdo por um periodo de
48 h. Para isso, foram utilizados tubos de ensaios graduados, contendo em cada tubo 9,5 mL
da amostra (anteriormente preparada com 1 g de sal marinho), 0,5 mL de solugéo salina e 10
nauplios previamente selecionados. Os testes foram feitos em triplicata para cada amostra
analisada. Também foram feitos controles (em triplicata), utilizando-se 10 mL da solugéo
salina, para comprovar que a mortalidade dos nauplios foi resultante da toxicidade do CFC
e/ou de seus subprodutos e ndo devido a falta de alimentacao.

Apos 48 h de exposigéo, foi feita a contagem (utilizando um contador de col6nias) dos
nauplios vivos e mortos. Os nauplios que ndo apresentaram qualquer movimento, durante 15 s
de observacéao, foram considerados mortos. Os testes s6 foram considerados validos, quando
os controles apresentaram uma mortalidade igual ou inferior a 10% da populacao.

Também foi construida uma curva dose-resposta para determinar a dose letal (DLsp)
para matar 50% dos organismos em estudo. Para isso foram preparadas solu¢des de CFC em
diferentes concentracdes (entre 1 e 1000 mg L™), expondo-se os nauplios por um periodo de
48 h (GERAN et. al., 1972; LITCHFIELD; WILCOXON, 1949).
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O monitoramento da toxicidade antes e durante um processo de fotodegradacéo é um
importante pardmetro a ser validado, uma vez que intermediarios mais toxicos do que o
composto-alvo podem ser formados (TROVO et. al., 2009a; LI; NIU; WANG, 2011).
Consequentemente, o conhecimento dos mecanismos de fotodegradacdo, a cinética, a
toxicidade, os intermediarios, a atividade antimicrobiana sdo essenciais para prever o

comportamento e o impacto ambiental dos poluentes em &guas naturais.

Figura 7. Fotografia do microcrustaceo Artemia salina.

3.6.2. Escherichia coli

A bactéria Escherichia coli ATCC® 25922 foi caracterizada e obtida pelo Instituto de
Biologia da UFU (NCCLS, 2003). Dessa bactéria retirou-se uma pequena quantidade de E.
coli cultivada em agar EMB (Agar Eosina Azul de Metileno — Himedia) para a preparagdo da
suspensdo bacteriana em soro fisiolégico estéril (solucdo estéril 0,9 % m/v de NaCl) com
aproximadamente 300.000 bactérias mL™ pela escala padrdo de Mac Farland (MINISTERIO
DA SAUDE, 2013).

O caldo hicoliforme rapido (Himedia) foi utilizado para identificar e confirmar a
presenca de E. coli, o qual é a modificacdo do caldo LMX (HAHN; WITTROCK, 1991;
MANAFI; KNEIFEL, 1989). Esse caldo é composto por peptona especial (5,00 g L™), NaCl
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(5,00 g L™), sorbitol (1,00 g L), K.HPO,4 (2,70 g L™), KH,PO, (2,00g L™), lauril sulfato de
sodio (0,10 g L™, substrato cromogénico (0,08 g L™), substrato fluorogénico (0,05 g L™) e
IPTG (0,10 g L™Y). A peptona especial é rica em triptofano, que fornece nutrientes de
crescimento e serve também para a deteccao da producéo de indol. O sorbitol prové o carbono
necessario. O fosfato fornece a acdo tamponante para o crescimento rapido de coliformes. O
substrato fluorogénico ¢ dividido pela enzima B-D-glicuronidase, no qual é especificamente
encontrada na E. coli. Essa enzima promove uma reacdo que € indicada por um azul
fluorescente na luz UV. A presenca de coliformes é indicada por uma coloracdo azul-
esverdeado do caldo para a divisdo do substrato cromogénicos. O IPTG amplia as enzimas
sintetizadas e acrescenta a atividade do B-D-galactosidase. O pH final do caldo a 25°C tem
que estar na faixa de 6,8 £ 0,2 (HIMEDIA, 2013).

O método de micro diluicao consiste na diluicdo seriada em placas de 96 pocos. Cada
placa possui uma numeragéo de 1 a 12 na horizontal (colunas) e letras de A a H (linhas) na
vertical, sendo que cada coluna refere-se as amostras fotodegradadas (exceto a coluna 12) e
cada linha refere-se as concentracdes iniciais das amostras com diluicGes seriadas. A cada
poco foram adicionados 50 pL da amostra (ou sua diluicdo em soro fisioldgico estéril),
seguida de 50 pL da suspensdo bacteriana e 100 pL do caldo hicoliformes estéril (Himedia).
Na linha A de cada coluna da placa, foram adicionadas as amostra antes e apds o processo de
fotodegradagdo. A partir da linha B foi feito uma diluigio seriada, com a concentracdo das
amostras dividida pela metade a cada linha testada. A coluna 12 da placa foi destinada a
realizacdo de controles para a comparacdo com o teste. Nos pocos das linhas A, B e C foram
adicionados, separadamente, 50 pL da dilui¢do da suspenséo bacteriana com 100 pL do caldo,
Nos pocos C, D e E foram adicionados 50 pL do soro fisiologico estéril com 100 pL do caldo.
E nos pogos F e G foi adicionado o caldo de crescimento bacteriano isoladamente. Os testes
da coluna 12 tém como objetivo garantir a veracidade do método, pois qualquer contaminacao
presente pode ser observada visualmente. Essa placa foi transferida para uma estufa a 37 °C
por um periodo de 24 h, tempo ideal para a coleta de informacdes a respeito da AA do
antibiotico CFC. Logo, a verificagdo da AA consistia na presenca ou auséncia da coloracéo
esverdeada (na luz natural)/azul-fluorescente (na luz negra), sendo que a presenca dessa
coloracéo significava auséncia da AA, isto é, desenvolvimento normal da E. coli., e a auséncia
(incolor) dessa coloragéo significava a presenca de AA, ou seja, morte das col6nias de E. coli.

devido ao efeito do antibiotico (Figura 8).
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Figura 8. llustragcéo de uma placa contendo 96 pocos, mostrando a presenca e auséncia da

coloracdo azul, as quais indicam respectivamente auséncia e presenca de AA.

4. RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1. Avaliacdo do método analitico para determinacdo de CFC: cromatografia liquida de

alta eficiéncia com deteccéo por absorc¢ao no ultravioleta (CLAE-UV)

Antes de avaliar o método cromatografico para determinacdo de CFC nas amostras
durante os processos de fotodegradacdo, foram feitos espectros de varredura (entre 190 e 800
nm) de uma solugéo de CFC em diferentes valores de pH (2,5, 6,4 e 9,0), a fim de determinar
a banda de méaxima absorcao a ser utilizada para deteccéo e quantificacdo de CFC durante as
analises cromatograficas, bem como verificar o efeito do pH no deslocamento da(s) banda(s).
O CFC apresentou uma unica banda, sendo a maxima absorcdo em 276 nm (Figura 9), assim
como néo houve deslocamento da banda com a alteragdo do pH. Em seguida, utilizando este
comprimento de onda, testou-se as proporcdes das fases mdveis (agua deionizada e metanol),
baseado em trabalho da literatura (REZENDE et. al., 2010). Primeiramente, testou-se a
proporcao de 70:30 (% v/v) de metanol e agua deionizada, respectivamente, obtendo-se um
tempo de retencdo de CFC de 3,6 min. Esta proporg¢éo foi alterada para 60:40 (% v/v), e 0
tempo de retengdo aumentou para 4,6 min. Alterando a proporcdo para 50:50 (% v/v), o

tempo foi de 6,8 min. Dessas trés proporcdes analisadas, selecionou-se a proporcéo de 50:50
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(% v/v), pelo fato de ter proporcionado uma boa resolugdo do cromatograma, ter um espago
de tempo relativo entre o pico do volume morto (com tempo igual a 2,7 min) e 0 composto-
alvo, permitindo verificar a formacdo de intermediarios (novos picos, ausentes na amostra

inicial) e por ser um tempo de corrida relativamente curto.

1,2

——pH25
1.0 ——pH 6,4
——pH9,0

0,8

276 nm
0,64

Absorbancia

0,4

0,21

0,0

200 250 300 350 400 450
Comprimento de onda (nm)

Figura 9. Espectros de absorcdo de uma solugdo 20 mg L™ de CFC em 4gua deionizada em

diferentes valores de pH.

Ap0s a determinacdo da proporcdo da fase movel, foi feita uma curva analitica de
calibracdo (Figura 10), a qual foi utilizada posteriormente durante o0s processos de
fotodegradagéo para quantificacdo da concentracdo de CFC. Para construcdo da curva
analitica, injetou-se (em triplicata) no cromatdgrafo, dez solugdes de CFC a diferentes valores
de concentracdes (entre 1,0 e 300 mg L™). Com os dados obtidos da curva analitica de
calibracdo, foram calculados os seguintes parametros: limites de deteccdo (LD) e
quantificacdo (LQ), linearidade e faixa linear de trabalho. O LD (Eq. 28) representa a minima
concentracdo de CFC que pode ser detectada pelo equipamento, mas ndo necessariamente
quantificada (RIBANI et. al., 2004; CURRIE; HORTWITZ, 1994).

LD=33x % (28)
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onde, s é a estimativa do desvio padrdo da resposta e S é o coeficiente angular da curva de
calibracéo.

O LQ representa a menor concentracdo de CFC que pode ser quantificada pelo
equipamento com confiabilidade, e, corresponde a 3,3 vezes o LD (RIBANI et. al., 2004;
CURRIE; HORTWITZ, 1994). A linearidade foi determinada baseada na curva de calibracdo
e no célculo do t de Student para 95% de confianca (Eg. 29).

[X—X|

tcal. = (29)

Sm.
N

onde, X é a média do valor testado, X é o valor tedrico referente ao testado, Sm é o desvio
padrdo da média e N ¢ o numero de pontos da curva analitica. Sendo que se o tcal. < tgse, O
valor testado pertence a curva e é o limite da linearidade. A partir do valor de linearidade e do
LQ foi possivel estipular a faixa linear de trabalho.

A Tabela 3 apresenta os valores desses parametros de méritos, onde pode ser
observada uma boa linearidade da curva de calibracdo, devido ao valor do coeficiente de

correlagdo (r?) com no minimo trés noves.

Tabela 3. Equacdo da curva analitica de calibracédo, faixa linear de trabalho, coeficientes de
correlagdo (r?), LD e LQ obtidos para o CFC.
Faixa linear LD LQ

(mg L™ (mgL™) (mgL™
CFC Y = 1074 + 1,82x10". X 1,0 - 300 0,99923 0,30 1,0

Composto Curva analitica
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Figura 10. Curva analitica de calibracdo (area X concentracao de CFC).

4.2. Caracterizacdo da agua superficial e efluente de ETE

4.2.1. Agua superficial

Na ETA Bom Jardim, foram coletados 60 L das amostras de &gua superficial (sem
nenhum tratamento prévio) para a realizacdo dos experimentos de degradacdo do CFC, a fim
de simular uma contaminacdo real, sendo divididas em duas etapas: no més de maio de 2013
para os experimentos de fotdlise e julho de 2013 para os experimentos foto-Fenton. Os
parametros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo da matriz de agua superficial estdo

apresentados na Tabela 4.
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Tabela 4. Resultados dos parametros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo da agua
superficial (rio), no més de maio e julho, coletado na ETA Bom Jardim.

RESULTADOS ANALITICOS

PARAMETROS MAIO JULHO
pH a 25°C? 6,8 6,8
Turbidez (NTU)? 3,9 3,2
Sélidos dissolvidos totais (mg L™)? 20,0 23,3
Oxigénio dissolvido (mg L™)? 7,0 7,2
DQO (mg L™)? 3,3 5,0
Demanda bioquimica de oxigénio (mg L™)? 2,0 2,0
Cor (uH)? 26,3 14,5
Temperatura (°C)? 22,3 21,5
Carbono total dissolvido (mg L™)° 13,0 3,0
Carbono inorganico dissolvido (mg L™)° 0,4 0,3
Carbono organico dissolvido (mg L™)" 12,6 2,8
Nitratos (mg L™)? 0,1 0,1
Nitritos (mg L™)? 0,01 0,02
Nitrogénio amoniacal total (mg L™)? 0,03 0,02
Ferro solavel (mg L™)? 0,3 0,2
Cloreto (mg L™)? 2,0 2,0
Sulfato (mg L™)? 2,0 2,0
Sulfetos totais (mg L™)? 0,002 0,002
Fésforo total (mg L™)? 0,05 0,07
Fluoreto (mg L™)? 0,1 0,4

*Fonte: DMAE — Departamento Municipal de Agua e Esgoto — Uberlandia, MG.

®Determinado no Laboratério de Fotoquimica da Universidade Federal de Uberlandia.
4.2.2. Efluente de ETE

Na ETE Uberabinha, foram coletados 60 L das amostras de efluente de ETE apds
processo convencional de tratamento para a realizagcdo dos experimentos de degradagdo do
CFC, a fim de simular uma situacdo real de contaminacéo, sendo divididas em duas etapas: no

més de junho de 2013 para os experimentos de fotolise e agosto de 2013 para 0s experimentos
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foto-Fenton. Os parédmetros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo da matriz efluente de
ETE estdo apresentados na Tabela 5.

Tabela 5. Resultados dos parametros fisico-quimicos referentes a caracterizacdo efluente de

ETE, no més de junho e agosto, coletado na ETE Uberabinha.

RESULTADOS ANALITICOS

PARAMETROS JUNHO AGOSTO

pH a 25°C? 6,4 6,6
Turbidez (NTU)? 159,0 122,0
Sélidos dissolvidos totais (mg L™)? 600,0 440,0
Sélidos sedimentaveis (ml L) 3,0 2,0
Sélidos suspensos totais (mg L™)? 1440 60,0
Sélidos totais (mg L™)? 750,0 515,0
Oxigénio dissolvido (mg L™)? 0,2 <0,1
DQO (mg L™h)? 306,2 203,0
Demanda bioquimica de oxigénio (mg L™)? 126,7 78,3
Condutividade elétrica a 25°C (uS cm™)? 1.624,0 1.530,0
Temperatura (°C) ® 23,9 25,3
Carbono total dissolvido (mg L™)° N.D. 65,6
Carbono inorganico dissolvido (mg L™)° N.D. 49,0
Carbono organico dissolvido (mg L™)" 54,6 16,6
Nitratos (mg L) ? 1,2 0,9
Nitrogénio amoniacal total (mg L™)? 52,3 31,2
Ferro dissolvido (mg L™)? 25,7 31,0
Cloreto (mg L™)? 222.8 237,6
Sulfato (mg L™)? 21,0 26,8
Sulfeto (mg L™)? 0,1 0,07
Fésforo total (mg L™)? 1,7 1,2
Fluoreto (mg L™)? 0,9 0,9

N.D.: ndo determinado
*Fonte: DMAE — Departamento Municipal de Agua e Esgoto — Uberlandia, MG.

®Determinado no Laboratério de Fotoquimica da Universidade Federal de Uberlandia.
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4.3. Experimentos foto-Fenton feitos em escala de laboratério

4.3.1. Influéncia da dose controlada de H,O, na degradacéo de CFC pelo processo foto-

Fenton

A concentracdo de H,O, é um parametro relevante para definir a eficiéncia da
degradacéo pelo processo foto-Fenton. Esse reagente em excesso (Eq. 19 e 20) pode reduzir a
eficacia do processo. Além disso, o uso de altas concentracfes de H,O, implica no aumento
do custo do processo de degradacéo.

Neste contexto, para avaliar a influéncia da dose controlada de H,O, (variando a
concentracdo de 50 até 500 mg L) na degradacdo de CFC pelo processo foto-Fenton e
garantir uma méaxima eficiéncia de fotodegradacédo, foi feito um experimento na presenca de
10 mg L™ de Fe?* em pH 2,5 - 2,8 (Figura 11). A concentracdo de CFC ficou abaixo do limite
de quantificacdo (LQ = 1,0 mg L™) utilizando 150 mg L™* de H,0O,, sendo necessaria
concentracdes 300 e 400 mg L™ H,0, para obter redugdes de 93% da DQO e 90% de COD,
respectivamente (Figura 11). Além disso, o0 aumento na concentracdo de H,O, de 400 para
500 mg L™, ocasionou um pequeno aumento na remocdo de COD (Figura 11), o que néo
justifica a utilizacdo de concentracdes maiores que 400 mg L™ desse oxidante.

Neste estudo, a concentracdo escolhida de H,O, foi de 400 mg L™ por apresentar a
remocao mais eficiente de COD. Esta concentracdo de H,O, estd muito proxima do valor
tedrico de 454 mg L™ de H,0, para levar a completa remocéo da DQO, proposta pela seguinte
relacdo estequiométrica: 1 g DQO = 0,03125 mol O, = 0,0625 mol H,0, = 2,125 g de H,0,
(GERNJAK et. al., 2003). Assim, a concentracdo de 400 mg L™ de H,O, foi escolhida para
ser utilizada nos experimentos de cinética, a fim de saber quanto tempo € necessario para a
remocdo de CFC e COD.
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Figura 11. Efeito da dose controlada de H,O, na remocdo de CFC, COD e DQO pelo

processo foto-Fenton, em escala de laboratério. Condicdes iniciais: [CFC] = 214 mg L™
(COD=86mgde CL"eDQO=203mgde O, L™); [Fe**]=10mg L™ e pH =2,5-28.

Paralelo as analises acima, também foi monitorada a toxicidade das solugdes antes e
apos processo de degradacdo, uma vez que subprodutos mais toxicos em relacdo ao composto
inicial podem ser formados, como jé relatado na literatura (GOMEZ et. al., 2007; TROVO et.
al., 2009a; LI; NIU; WANG, 2011). Outro aspecto importante a ser avaliado € a AA do CFC e
de seus produtos de degradacéo. Conhecendo que CFC é um antibidtico, durante um processo
de degradacdo espera-se a perda da AA devido a degradacdo do composto-alvo. Contudo, 0s
subprodutos formados, podem perder ou manter a AA. Assim, é muito importante avaliar a
AA, visto que a presenca deste composto em ambientes aquaticos pode causar mutacdes e
desencadear o fenbmeno da resisténcia bacteriana. Neste contexto, 0 emprego do processo
foto-Fenton pode ser uma solugéo para esse problema, visto que durante o processo de
degradacéo, o CFC vai sendo oxidado, subprodutos séo gerados, podendo estes apresentarem
ou ndo AA.

Além das analises anteriormente mencionadas, é importante durante o emprego de um
POA avaliar a evolugdo do NOC, uma vez que diferentes subprodutos séo formados no

decorrer do processo, e com 0 isso 0 NOC pode variar.
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O comportamento da toxidade, AA e o NOC do CFC e de seus subprodutos de
degradacdo, estdo apresentados na Figura 12. A solucdo inicial de CFC (214 mg L™
apresentou uma baixa toxicidade aguda para os bioensaios com A. salina, 16% ap06s 48 h de
exposicao (Figura 12). Este resultado esta coerente com o estudo da curva dose-resposta, em
gue uma concentracdo de CFC acima de 900 mg L™ foi necesséaria para matar 50% da
populacdo de A. salina (dados ndo mostrados). Isso indica que estes microcrustaceos
apresentam uma baixa sensibilidade ao CFC. Embora, a concentracéo inicial de CFC utilizada
nos experimentos de fotodegradacdo € inferior a DLso, estes organismos foram utilizados
como indicador toxicoldgico para verificar a evolucdo da toxicidade durante a degradacao do
CFC e geracgéo de subprodutos.

Na presenca da menor concentracdo de H,O, avaliada (50 mg L™), o NOC aumentou
de +0,48 para +1,49, e, a AA e toxicidade permaneceram constante (Figura 12), indicando a
formacdo de subprodutos oxidados com toxicidade equivalente a apresentada pelo CFC,
enquanto que a concentragdo de CFC diminuiu de 214 para 14 mg L™ (Figura 11). A
formacdo de intermediarios mais oxidados, indiretamente, demonstra que o tratamento pode
melhorar a biodegradabilidade do composto, embora sejam necessarios ensaios bioldgicos
para confirmar este ponto. Comportamento semelhante foi obtido durante aplicacdo do
processo foto-Fenton para o tratamento de &guas residuais contendo pesticidas (ZAPATA et.
al., 2009) ou compostos farmacéuticos (SIRTORI et. al., 2009). Com o0 aumento da
concentracdo de H,0O, de 50 até 150 mg L™, a concentragdo de CFC ficou abaixo do LQ (1,0
mg L) (Figura 11), e sob esta mesma condicao, foi observada a remocdo completa da AA e
reducdo na toxicidade de 23 para 5% (formacdo de intermediarios menos toxicos), enquanto o
NOC aumentou de +1,59 para +2,02 (Figura 12). A remogéo da AA é consistente com o valor
estimado em testes de microdilui¢do, na qual a concentragcdo minima inibitoria (CMI) de CFC
para E. coli foi igual a 0,84 mg L™ (dados ndo mostrados).

Aumentando a concentracdo de H,0, de 150 para 300 mg L™, o NOC aumentou de
+2,02 para +3,39 (Figura 12), valor proximo do estabelecido para o estado maximo de
oxidacdo do carbono (+4) (Tabela 3) (VOGEL et. al., 2000). Isso mostra a tendéncia de

conversdo do contaminante para didéxido de carbono, um dos produtos finais esperados.
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Figura 12. Efeito da dose controlada de H,O, na avaliacdo da toxicidade, AA e NOC pelo

processo foto-Fenton, em escala de laboratério. CondicSes iniciais: [CFC] = 214 mg L™,
[Fe?*] =10 mg L™ pH = 2,5-2,8.

Para este experimento, também foi monitorada a liberacdo de ions cloreto, visto que o
CFC apresenta em sua estrutura molecular heteroatomos (N e Cl), sendo possivel ser liberado
para solucdo ions aménio (NH,"), nitrato (NO3) e cloreto (CI). Neste contexto, é importante
identificar e quantificar estes ions em solugdo como um parédmetro de degradacdo, visto que a

liberacdo parcial ou total destes ions (estimada pelo valor da concentracdo inicial de CFC)
indica a existéncia ou inexisténcia de subprodutos contendo heterodtomos.

Neste contexto, foi monitorada a geracgdo de cloreto (CI") durante a fotodegradacao de
CFC pelo processo foto-Fenton. Como era esperado, nenhum ion CI" foi detectado para a

amostra inicial de CFC (Figura 13), pois a liberacdo deste ion sO ocorrerd durante a
degradacdo na regido do heterodtomo do composto-alvo. De maneira geral, pode ser
observado que aplicando o processo foto-Fenton e aumentando a concentraco até 500 mg L™,
a geracdo de CI" aumentou devido a degradacdo do composto-alvo (Figura 13). Para a maior
concentracéo de H,0, avaliada (500 mg L™), houve a geracéo de 1,04 mmol L™ de CI" (Figura
13). A quantidade de ions cloreto gerado foi menor que o valor tedrico esperado (1,32 mmol

L), uma vez que 95% de mineralizacdo foi obtida (Figura 11). Estes resultados sugerem a

61
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presenca de intermediarios contendo atomos de cloro em sua estrutura, sendo que um valor de

COD de 4,1 mg L™ permaneceu em solucdo ao final do processo (Figura 11).
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Figura 13. Influéncia da dose controlada de H,O, na geracdo de CI" pelo processo foto-
Fenton, em escala de laboratério. Condicdes iniciais: [CFC] = 214 mg L™, [Fe**] =10 mg L™;

pH =2,5-2,8.

4.3.2. Influéncia da concentragdo de Fe’* na cinética de degradacdo de CFC pelo
processo foto-Fenton

A concentracdo inicial de Fe?* pode influenciar a cinética de degradacdo em dois
aspectos, um relacionado com a penetracdo de luz na solucdo e outro esta relacionado a
eficiéncia do processo foto-Fenton em gerar radicais hidroxilas, uma vez que Fe?* atua como
catalisador da decomposicdo de H,0,, gerando radicais hidroxila (Eq. 11). Entretanto, um
excesso de Fe?* pode atuar como sequestrador de radicais hidroxila (Eq. 30), comprometendo
a eficiéncia do processo (DE LAAT; GALLARD, 1999; NOGUEIRA et. al., 2002).

Fe?* + HO" — Fe** + HO® Kio = 3,2 x 10° L mol™*s™ (30)
Dessa maneira, foi avaliada a influéncia da concentragdo de Fe** (5, 10 e 15 mg L™),

utilizando o sulfato ferroso como fonte de Fe?*, na cinética de remocéo de CFC e COD, bem

como no consumo de H,0, (Figura 14), utilizando a melhor concentracéo de H,O, (400 mg L™)
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determinada previamente, em pH entre 2,5 a 2,8 (Figura 11). Embora a mesma eficiéncia foi
obtida para as trés concentracdes de ferro avaliadas (5, 10 e 15 mg L™), pode ser observado
que para a menor dose deste catalisador (5 mg L™), tanto para o CFC como para COD, uma
menor velocidade de remocdo (Figura 14) foi obtida. Comportamento semelhante foi
observado com relacdo a velocidade de consumo de perdxido de hidrogénio (Figura 14B).

A primeira parte da curva de remocéo do CFC (até 16 min. para 5 mg L™ de Fe®*, e 12
min para 10 e 15 mg L™ de Fe?*) apresentou uma cinética aparente de ordem zero (k = 11,8,
15,6 e 15,7 mg L™ min™, respectivamente, para as doses de Fe** igual a 5, 10 e 15 mg L™)
(Figura 14A). Por outro lado, a curva de remogdo de COD pode ser dividida em trés partes
(Figura 14B). No primeiro intervalo (até 10 min.), ocorreu um periodo de indugdo, o qual foi
mais evidente quando foi utilizada a menor dose de ferro. O segundo intervalo (entre 10 e 50
min. para 5 mg L™ de Fe**, e de 10 até 30 min. para 10 e 15 mg L™ de Fe?") é caracterizada
por uma cinética aparente de ordem zero (k = 1,9, 2,9 e 3,4 mg L™ min™, respectivamente,
para as doses iniciais de ferro de 5, 10 e 15 mg L™ de Fe?**). O perfil de consumo de H,0,
mostra uma correlacdo linear, no mesmo tempo de reacdo, com a remoc¢éao de COD, durante o
segundo intervalo de reagdo (k = 8,2, 13,9 e 14,8 mg L™ min™) (Figura 14B). O terceiro
intervalo da reacdo € caracterizado por menor velocidade de remocao de COD, provavelmente
devido a formacédo de acidos de baixa massa molecular, resistente a oxidacdo e também por
serem capazes de complexar ions de ferro dissolvidos (ROCHA et. al., 2011), assim
comprometendo a eficacia das reagdes Fenton.

As velocidades de remocdo de CFC e COD aumentaram, respectivamente, por um
fator de 1,3 e 1,5, quando houve um aumento na concentracdo de ferro de 5a 10 mg L™. No
entanto, ndo foi observada nenhuma melhora na remoc¢éo do CFC, houve apenas um ligeiro
aumento na remogcao de COD quando a concentragéo de ferro aumentou de 10 para 15 mg L™
(Figura 14). Estes resultados sugerem que a concentracdo de ferro de 10 mg L™ é suficiente
para garantir as melhores condicdes para o processo fotocatalitico: utilizando 10 mg L™ de
Fe?*, a regeneracéo fotocatalitica de fons férricos para fons ferrosos é suficientemente réapida,
assegurando a disponibilidade de ions ferrosos para consumir H,0,, e aumentando a
velocidade de producdo de radicais hidroxila. Assim, com 10 mg L™ de Fe?*, a concentragéo
de CFC ficou abaixo do limite de quantificacdo (1,0 mg L™) e 90% de mineralizac&o foram
obtidos ap6s 16 e 60 min, respectivamente, consumindo 400 mg L™ de H,0, (Figura 14). A
concentracdo de Fe** de 10 mg L™, definida como a melhor concentracio experimental, esta
de acordo com resultados publicado em trabalho prévio, na qual o mesmo reator artificial foi
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utilizado para otimizar a degradacdo da cafeina por processo foto-Fenton, utilizando
planejamento experimental (TROVO et. al., 2013).

100

. B —A 0 |400
200\ A
5mgL’ — . o/ D/
—®—omg \ X L 350
-~ e 10 80 \ O/ D/
n —A—15 \ / - (@)
150 \ r300 S
w
o " 60 4 —m—5mgL'l2s0 3
1 AN - , o gt r )
o \ '\ o o/m —e—10 o
\ —A— D
E 1004 F S 15 F200 2
O O 404 \ e
L \ @) L 150 ~
n @) \ n
¢ £l
501 \1 \- 20 \A\.\ 1100 @
\ - ~ [ ] I_
\\\ \ \A \‘.>l "
\ | T—A__ @ [ 50
N 4
| |
‘\ \I\
O T T T T ‘ * !4 0 = T T T T T T o
0 4 8 12 16 20 0 10 20 30 40 50 60
Tempo de reacdo (min) Tempo de reagdo (min)

Figura 14. Efeito da concentracdo de Fe** na: (A) remocdo de CFC; (B) remocgdo de COD
(simbolos fechados) e consumo de H,O, (simbolos abertos) em funcdo do tempo, pelo
processo foto-Fenton em escala de laboratério. Condicdes iniciais: [CFC] = 200 mg L™ (COD
=91 mg de C L™Y); [H,0,] =400 mg L™; pH = 2,5-2,8.

4.3.3. Influéncia do modo de adicdo de H,O; na cinética de degradacdo de CFC pelo

processo foto-Fenton

O modo de adi¢cdo de H,O, durante o processo foto-Fenton pode influenciar a
eficiéncia de degradacdo de algumas substancias orgénicas. Isto é, se a concentracdo de H,O,
exceder o valor 6timo, pode ocorrer reacdes paralelas (Eq. 19 e 20) capazes de consumir o
H.O, e os radicais hidroxila, reduzindo a eficiéncia da degradacdo do composto-alvo
(TROVO et. al., 2013). Kong e colaboradores (1998) observaram que a adi¢o sequencial de
H,O, foi mais eficiente que a adi¢do Unica no tratamento de diesel em solo contaminado pelo
processo Fenton. Quando foram feitos experimentos com a adigdo Unica de um mesmo
volume de H;O, (1 e 15% m/m), a maior concentracdo apresentou maior eficiéncia de
degradacédo. No entanto, quando foram feitas aplica¢bes sequencias de 1% de H,0, obteve-se
resultado semelhante ao da aplicacdo Unica de 15% de H,O, apds 8 dias de reacdo, para ambas
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as aplicacdes (KONG et. al., 1998), o que é extremamente importante, uma vez que 0s custos
do processo com este reagente sdo reduzidos. A menor eficiéncia utilizando adi¢do Unica de
H.0O, pode ser explicada pelo excesso desse reagente no meio reacional. Uma alternativa para
evitar este efeito colateral € a utilizacdo de adi¢bes sucessivas de H,O, (SANTOS; ALVES;
MADEIRA, 2011).

Dessa forma, foram realizados trés experimentos avaliando o modo de adi¢do de H,0,
(1 x 400, 2 x 200 e 4 x 100 mg L™), a fim de maximizar a remogdo de CFC e COD durante
aplicacdo do processo foto-Fenton em escala de laboratério, utilizando 10 mg L™ de Fe?*, em
pH entre 2,5-2,8 (Figura 15). No primeiro caso, todo o H,O; foi adicionado no tempo inicial
de reacdo (indicado como 1 x 400 mg L™); no segundo, foi adicionada a metade da
concentracdo total de H,O, no tempo inicial de reacdo, e a outra metade depois do consumo
de H,0,, na faixa de 60 a 80% (denotado como 2 x 200 mg L™); e no terceiro caso, um quarto
da quantidade total de H,O, foi adicionado no tempo inicial de reagdo, e as outras trés adi¢oes
foram feitas ap6s o consumo entre 60 a 80% (referido como 4 x 100 mg L™). Apesar de um
ligeiro aumento na velocidade de remoc¢do do COD ter sido alcangado, quando foi realizado a
adicdo Unica de 400 mg L™ de H,O, (Figura 15B), ndo houve diferenca significativa na
remocao de CFC utilizando os trés modos de adi¢des (Figura 15A). Estes resultados sugerem
que o H,O; ndo precisa ser adicionado de forma continua, o que simplifica o procedimento.
Isto significa que sob nenhuma das condi¢cBes, o H,O, estd em excesso, 0 que torna
insignificante o sequestro de radicais hidroxila. Desse modo, a adicio Gnica de 400 mg L™ foi
escolhida como a melhor condicdo, com remocéo do CFC ficando abaixo do LQ (1,0 mg L™?)

e 86% de mineralizagéo obtidos apos 16 e 60 min, respectivamente.
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Figura 15. Efeito do modo de adi¢do de H,O, na: (A) remocéo de CFC; (B) remocéo de COD
(simbolos fechados) e consumo de H,O, (simbolos abertos) em funcdo do tempo, pelo
processo foto-Fenton em escala de laboratério. Condicdes iniciais: [CFC] = 209 mg L™ (COD
=88mg C L™Y); [Fe**] =10 mg L pH = 2,5-2,8.

4.4, Efeito das matrizes na cinética de degradacdo de CFC por fotélise, em escala de

laboratorio utilizando radiacéo artificial e em planta piloto utilizando radiacao solar.

Antes de avaliar o efeito das matrizes na cinética de degradacdo do CFC, foram feitos
espectros de varredura (entre 190 e 800 nm) das solugdes preparadas com CFC nas diferentes
matrizes aquosas (dgua deionizada, efluente de esgoto e agua superficial) e das matrizes sem o
contaminante CFC (Figura 16). A matriz de esgoto apresentou absorbancia na mesma banda
de absorc¢do do CFC. Isso pode ser explicado pela presenca de compostos organicos presentes

nesta matriz que apresentam absor¢do no mesmo intervalo de comprimento de onda do CFC.
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Figura 16. Espectros de absorcéo das diferentes matrizes e das respectivas solucbes de CFC

(20 mg L™).

Com relacdo a fotdlise do CFC verifica-se que nas matrizes de agua deionizada e
superficial foi obtido alto decaimento na concentragdo de CFC em comparagdo com a matriz
de esgoto para ambas as fontes de radiacdo (artificial e solar). Além disso, ndo houve
nenhuma diferenca entre as matrizes de agua deionizada e superficial (Figuras 17 e 18). A
menor fotodegradacdo de CFC em efluente de esgoto pode ser devido a presenca de
compostos organicos presentes nesta matriz, os quais apresentam forte absor¢do no mesmo
comprimento de onda que o CFC, agindo como um filtro (Figura 16), reduzindo a eficiéncia
de fotodegradacdo (Figuras 17 e 18). Isto ndo foi observado para a matriz de agua superficial,
no qual foi obtida a mesma eficiéncia de fotodegradacdo do que em &gua deionizada (Figura
17). A pequena diferenga entre agua deionizada e superficial usando radiagdo solar esta dentro

dos erros experimentais.
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Figura 17. Cinética de fotodegradacdo de CFC em diferentes matrizes aquosas utilizando
radiacdo artificial. CondicBes iniciais: agua deionizada: [CFC] = 226 mg L™ (COD =93 mg C
L e pH = 6,0); agua superficial: [CFC] = 224 mg L™ (COD =79 mg C L™ e pH = 6,8);
efluente de ETE: [CFC] =183 mg L™ (COD=114mg C L™ e pH = 7,2).
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Figura 18. Cinética de fotodegradacdo de CFC em diferentes matrizes aquosas utilizando
radiagdo solar. Condicdes iniciais: 4gua deionizada: [CFC] = 200 mg L™ (COD=91mgC L™
epH=6,4),1S=31,8+2,1 W cm™ e DEA = 488 k] m™; 4gua superficial: [CFC] = 182 mg L
l(cobD=87mgCL*epH=64),1S=374+13Wm?eDEA =539 k] m? efluente de
ETE: [CFC] =200 mg L*(COD =108 mgC L epH=8,0)1S=345+1,7W cm?e DEA =
481 kJ m™. Experimentos realizados entre 09:00 e 14:00 h durante 0 més de Maio e Junho

(inverno), na cidade de Uberlandia, Brasil.
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As informagdes a respeito da cinética de degradacdo do CFC por fotdlise (solar ou
artificial) em diferentes matrizes s&o mostrados nas Figuras 17 e 18. As velocidades relativas
de transformacdo do CFC em cada matriz e as fontes de radiacdo estdo apresentadas na Tabela
6. Para os experimentos utilizando radiacdo artificial, a fotodegradacdo do CFC pode ser
descrita por uma lei de velocidade de pseudo-primeira ordem, uma vez que plotando um
gréafico de In da concentracdo de CFC em relacdo ao tempo de irradiacdo foram obtidas retas
lineares para todas as matrizes, com coeficientes de correlacdo (r?) maiores que 0,99, o que
demonstra a validade assumida da cinética de pseudo-primeira ordem (Figura 17 e Tabela 6).
Entretanto, 0 mesmo comportamento ndo foi observado para as experiéncias com irradiacéo
solar (Figura 18). O perfil da fotodegradacdo de CFC, utilizando luz solar, é melhor
representada por uma lei de velocidade de pseudo ordem zero (Figura 18 e Tabela 6), uma vez
que no grafico de CFC em relacdo ao tempo de irradiacdo foram obtidas retas lineares para
todas as matrizes, com coeficientes de correlacdo (r’) maiores que 0,98, o que demonstra a
validade assumida da cinética de pseudo ordem zero.

Tabela 6. Parametros cinéticos (r?, ty: e kap) determinados para a fotodegradagéo de CFC em
diferentes matrizes aquosas utilizando radiacdo artificial e solar, e, dose de energia UVA para
alcancar o tempo de meia-vida do CFC em cada experimento.

Exp. ) t1{2 qui o
(min) (kJ L)
'Agua Deionizada 0,994 26 13,4 °0,027
?Agua Deionizada 0,988 227 14,9 %0,44
'Agua superficial 0,995 27 13,9 0,026
?Agua superficial 0,996 238 15,6 %0,42
'Efluente de Esgoto 0,991 43 22,4 ®0,016
Efluente de Esgoto 0,980 499 33,1 %0,20

Iradiacdo artificial; “radiacdo solar; >mg L™ min™; "min’*

As constantes de velocidades obtidas experimentalmente (ki) Seguiram a seguinte
ordem: &gua deionizada > agua superficial > efluente de ETE, para ambas as fontes de
radiacdo. Estes resultados estdo de acordo com trabalhos anteriores, que também relataram

que a matéria organica (MO) natural do efluente da ETE inibiu a degradagdo fotoquimica de
oxitetraciclina e doxiciclina (YUAN et. al., 2011).
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Além dos efeitos das matrizes, o tempo de meia-vida do CFC também foi fortemente
influenciado, pela fonte de radiacdo (Tabela 6). Comparando os resultados cinéticos, foi
observado que para as mesmas matrizes utilizando diferentes fontes de radiacdo, o tempo de
meia-vida de CFC, utilizando a radiacéo artificial, foi 9,8 + 1,4 vezes menor em relacdo a luz
solar (Tabela 6). Logo, o menor tempo de meia-vida de CFC utilizando radiacao artificial é
devido & alta intensidade dessa fonte energética (1100 contra 34,5 = 2,3 W m?, para
experimentos artificiais e solares, respectivamente), uma vez que o reator artificial foi
construido com vidro de borosilicato, atuando como filtro de radiacdo para fétons com
comprimento de onda menor do que 290 nm (MACHADO et. al., 2008).

Embora haja uma grande diferenga na intensidade de luz entre as fontes de radiagéo,
apenas uma diferenca de 12% dose de energia UVA por litro de solucdo (Quva) (a qual pode
estar associada com erros experimentais), foi observada para &gua deionizada e agua
superficial, necessarias para atingir o mesmo tempo de meia-vida de CFC (Tabela 6). A maior
diferenca entre a dose de radiagdo UVA para atingir a mesma meia-vida, foi obtida para os
experimentos realizados com a matriz de efluente de esgoto. Isso pode estar associado com a
composicao deste efluente e com a distribuicdo espectral da radiacdo artificial (composta por
uma lampada de alta pressdo de vapor de mercurio - 400 W, no intervalo de 295 para 800
nm), em comparagdo com a distribuigdo espectral solar para este mesmo intervalo
(MACHADO et. al., 2008; TROVO et. al., 2009a). Provavelmente, na experiéncia com a
radiacdo artificial, houve uma baixa competicéo por radiacdo entre o CFC e a MO presente na
matriz de efluente de ETE, sendo possivel alcancar a mesma meia-vida de CFC utilizando
uma baixa dose de energia. Contudo, provavelmente, uma maior competicdo ocorreu
utilizando a luz solar, e consequentemente, uma maior dose de energia é necessaria para
atingir a mesma meia-vida de CFC obtida com irradiacdo artificial (Tabela 6).

Nas Figuras 17 e 18, a concentracdo do CFC ficou abaixo do LQ e 48% de CFC foi
degradado apds 200 e 240 min, respectivamente, utilizando radiacdo artificial e solar, tanto
para agua deionizada como para agua superficial. Ja para matriz de ETE foram obtidas
degradacOes de 98 e 23% de CFC ap06s 240 min, respectivamente, para radiagdo artificial e
solar. 1sso pode ser explicado devido ao maior tempo de meia-vida de CFC em comparagéo
com as demais matrizes (Tabela 6), tanto para radiacdo artificial como solar, devido a
presenca de MO nessa matriz que atua como interferente na fotolise do CFC, através da
competicdo da MO e CFC na absorcdo de fotons fornecidos pelas fontes de radiacéo.

De maneira geral, a remocdo de COD foi baixa, obtendo-se resultados abaixo de 10%

para todas as matrizes utilizando ambas as fontes de radiacdo (Figuras 19 e 20). Nos
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experimentos que utilizaram a matriz de esgoto observam-se um aumento no valor do COD
ao final da fotdlise para ambas as fontes de radiacdo, no qual pode ser estar associado ao
aumento na solubilidade de compostos insollveis presentes nessa matriz, devido ao aumento
da temperatura durante o processo de degradacdo. Esses experimentos demonstram a
formacdo de intermediarios mais persistentes a fotodegradagdo do que o CFC e, com carécter
acido, uma vez que houve diminuigdo dos valores iniciais de pH (Figuras 19 e 20), com

excecao do experimento na matriz de ETE.
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Figura 19. Remocdo de COD e evolugcdo do pH durante fotodegradacdo de CFC em
diferentes matrizes aquosas utilizando radiacdo artificial. Condicdes iniciais: agua deionizada:
[CFC] =226 mg L™ (COD =93 mg C L™ e pH = 6,0); agua superficial: [CFC] = 224 mg L™
(COD=79mgC L™ e pH =6,8); efluente de ETE: [CFC] =183 mg L (COD =114 mgC L’
lepH=72).
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Figura 20. Remocdo de COD e evolugcdo do pH durante fotodegradacdo de CFC em
diferentes matrizes aquosas utilizando radiacdo solar. CondicGes iniciais: agua deionizada:
[CFC]1=200mg L (COD=91mgC L epH=6,4),1S=31,8+2,1W m?eDEA =488 kJ
m2; agua superficial: [CFC] =182 mg L (COD=87mgC L epH =6,4),1IS=37,4+1,3
W cm™ e DEA = 539 kJ m™; efluente de ETE: [CFC] =200 mg L™ (COD =108 mgC L™ e
pH =8,0) IS =345+ 1,7 W m? e DEA = 481 ki m™. Experimentos realizados entre 09:00 e

14:00 h. durante o més de Maio e Junho (inverno), na cidade de Uberlandia, Brasil.

A avaliacdo da toxicidade, da AA e do NOC para o experimento de fotélise do CFC
em &gua deionizada, na planta piloto solar, estdo apresentadas na Figura 21, sendo observado
um comportamento oposto em relacdo ao experimento da dose controlada de H,O,, em escala
laboratorial (Figura 12). O aumento na toxicidade de 10 para 63% ap6s 120 min de irradiagdo
deve estar associado com a formacdo de intermediarios mais toxicos que o CFC. Além disso,
ndo houve reducdo na toxicidade ao final do processo, devido a degradacdo pouca efetiva
desses compostos, uma vez que foi observada baixa redugdo nos valores de COD (Figura 20)
e aumento inexpressivo no NOC de +0,14 para +0,72 (Figura 21). Ambos 0s pardmetros
indicam a tendéncia de conversdo dos contaminantes e intermediarios para dioxido de
carbono foi pouco expressiva, assim o processo de fotdlise para degradacdo de CFC é pouco
eficiente com formacdo de intermedidrios mais toxicos, quando comparado com processo
foto-Fenton para degradacéo desse antibiotico (Figura 12 e Figura 22B). Com relacdo a AA,
pode ser observado que durante todo o processo de fotodegradacdo houve 100% de AA,

devido a concentracdo do CFC (103 mg L™) ser maior que o CMI (3,12 mg L™) ao final do
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processo. Logo, ndo houve perda das caracteristicas antibacteriana do CFC, devido a remogéo
ineficiente desse antibidtico durante a fotdlise (Figura 21).
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Figura 21. Perfil da evolugdo da toxicidade, NOC e AA em funcdo do tempo durante a
degradacdo do antibiético CFC, em agua deionizada, por fotolise utilizando planta piloto
solar. Condicdes iniciais: [CFC] =200 mg L (COD=91mgC L epH =6,4), IS=31,8 +
2,1 W m? e DEA = 488 ki m?, no periodo das 09:00 e 14:00 h. durante 0 més de Maio e
Junho (inverno), na cidade de Uberlandia, Brasil.

4.5. Efeito das matrizes na cinética de degradacédo de CFC pelo processo foto-Fenton, em
escala de laboratério utilizando radiagéo artificial e em planta piloto utilizando radiacao

solar
4.5.1. Agua Deionizada

Os parametros cinéeticos avaliados em escala de laboratério estdo bem longe da
realidade de um processo em larga escala. Neste contexto, foram realizados experimentos em
planta piloto solar, avaliando-se a cinética de degradacdo de CFC em &gua deionizada pelo
processo foto-Fenton, utilizando as melhores condicbes definidas em escala de laboratorio
(Fe?* =10 mg L™ e H,0, = 400 mg L™) (Figura 22).

De maneira geral, pode ser observado que o CFC foi eficientemente degradado na
planta piloto com o uso de luz solar. Os tempos de reacdo de -40, -20 e 0 min s&o referentes

aos tempos de recirculacio para homogeneizaco da solugdo de: i) CFC (229 mg L™); ii) CFC
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com Fe** (10 mg L™) em pH 2,5-2,8; e iii) CFC com Fe?* (10 mg L") e H,0, (400 mg L™) em
pH 2,5-2,8, respectivamente. O CPC solar s6 foi descoberto e exposto a radiacdo solar apés a
coleta dos respectivos itens i a iii.

Pode ser observado que a concentragdo do CFC, ap6s 20 min de rea¢do no escuro
(processo térmico de Fenton na Figura 22A), ficou abaixo do limite de quantificagdo (1,0 mg
L), consumindo exatamente 150 mg L™ de H,0,, 0 mesmo valor alcancado no experimento
da dose controlada de H,O, (Figura 11). Para este mesmo intervalo de tempo, houve também
uma remocao de 10 e 37% de COD e DQO, respectivamente (Figura 22A). Depois de 60 min
de exposicdo a radiacdo solar, houve uma remocdo de 92 e 98% de COD e DQO,
respectivamente, e um consumo de 750 mg L™ de H,0, (Figura 22A).
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Figura 22. Perfil da (A) remocdo do CFC, DQO e COD e consumo de H;0, (B) evolugéo da
toxicidade, NOC e AA em fungcdo do tempo durante a degradacdo do antibidtico
Cloranfenicol, em agua deionizada, pelo processo foto-Fenton utilizando a planta piloto solar.
Condicdes iniciais: [CFC] =229 mg L™ (COD = 111 mg C L™ e DQO = 289 mg L™); [Fe*'] =
10 mg L™; [H20,] = 400 mg L™ (reposicdo ap6s 28 min de irradiacdo); pH = 2,5-2,8; IS =
41,5 + 1,2 W m% DEA = 149,2 kJ m™ no periodo das 09:00 e 10:00 h. durante 0 més de

Outubro (primavera), na cidade de Uberlandia, Brasil.
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Nesse experimento, em larga escala (Figura 22A), o consumo de H,O, foi alto quando
comparado com ao experimento em escala laboratorial (Figuras 15B) (k = 12,5 e 6,7 mg L™
min com o consumo de 6,8 e 4,5 mg de H,O, para cada mg de COD mineralizado,
respectivamente, para a planta piloto solar e escala laboratorial). O elevado consumo de H,0,
na planta piloto, quando comparada com a escala laboratorial (Figuras 15B), pode ser
explicado pela elevada temperatura alcangada durante os experimentos solares (45-55°C), que
deve contribuir para a decomposicdo térmica de H,O,, confirmado pelo desprendimento de
oxigénio.

Quanto ao perfil de toxicidade, AA e NOC (Figura 22B), 0 mesmo comportamento
que foi observado em escala laboratorial, foi notado para o processo desencadeado por
radiacdo solar (Figura 12), com excec¢do da toxicidade apds 40 min de irradiacdo (Figura
22B). Esse aumento de 10 para 33% na toxicidade (em 40 min) deve estar associado com a
formacdo de altas concentracbes de acidos carboxilicos de baixo peso molecular, como
observado em outros estudos que envolvem a degradagio dos antibidticos (TROVO et. al.,
2009a; TROVO et. al., 2011). Por outro lado, 0 aumento no tempo de irradiacdo reduz a
toxicidade de 33 para 3% (Figura 22B), sugerindo que estes compostos foram degradados,
uma vez que foi observado reducgédo nos valores de COD (Figura 22A) e aumento no NOC de
+0,09 para +2,95 (Figura 22B). Ambos os parametros indicam a tendéncia de conversdo dos
contaminantes e intermedidrios para dioxido de carbono. Com relacdo & AA, pode ser
observado que para as amostras iniciais de CFC e CFC/Fe** houve 100% de AA. Contudo,
apos adicdo de H,O, e homogeneizacdo por 20 min no escuro, a AA foi completamente
removida, pelo fato da concentracdo de CFC ficar abaixo do limite de quantificacdo (1,00 mg
L) e provavelmente por ser menor que a CMI para CFC determinada previamente (1,79 mg
LY (Figura 22B).

Outro aspecto avaliado ap6s a degradacdo de CFC, em agua deionizada, por planta
piloto solar foi a geracao de ion cloreto (CI") (Figura 23). Como era esperado, nenhum ion CI’
foi detectado para a amostra inicial de CFC, pois a liberagé@o deste ion sé ocorre a medida que
0 CFC for sendo degradado. De maneira geral, pode ser observado que ao final do processo
foto-Fenton (60 min de reacdo), a geracdo de ion CI" aumentou devido a degradacdo do
composto-alvo. Para esse tempo de reacdo, houve a geracdo de 0,73 mmol L™ de CI. A
quantidade de fons cloreto gerado foi menor que o valor teérico esperado (1,32 mmol L™,
uma vez que 92% de mineralizacdo foi obtida (Figura 22A). Estes resultados sugerem a
presenca de intermediarios contendo 4tomos de cloro na sua estrutura, sendo que um valor de

COD de 8,6 mg L™ permaneceu em solucdo ao final do processo (Figura 22A).
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Figura 23. Evolucdo da liberacdo de ions cloretos (CIY) durante a degradacdo de CFC pelo
processo foto-Fenton em planta piloto solar. Condicdes iniciais: [CFC] = 229 mg L™ (COD =
111 mg C L e DQO = 289 mg L™); [Fe?*] = 10 mg L™ [H,0,] = 400 mg L™ (reposicéo apds
28 min de irradiacdo); pH = 2,5-2,8; IS = 41,5 + 1,2 W m™; DEA = 149,2 kJ m™ no periodo

das 09:00 e 10:00 h. durante o més de Outubro (primavera), na cidade de Uberlandia, Brasil.

Para assegurar que a alta eficiéncia de remocdo de COD ¢é proveniente a0 processo
foto-Fenton, foram realizados experimentos controles (hidrélise, acdo oxidante do peréxido,
fotolise e Fenton) (Figura 24). Aplicando o processo Fenton, 98% de remoc¢do de CFC foi
obtido apos 30 min de reacdo, atingindo uma concentracdo abaixo do LQ, ap6s 60 min
(Figura 24A). Neste mesmo periodo, ndo houve hidrdlise, e, apenas 8% de remogédo de CFC
foi obtido para os experimentos avaliando a a¢do oxidante do H,O, (no escuro) e fotolise
direta do CFC (sob radiacéo solar), respectivamente (Figura 24A). Assim, pode ser observado

que o CFC néo sofre hidrdlise, porém sofre fotolise direta (sob radiacao solar).
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Figura 24. Remocdo de (A) CFC; (B) COD (simbolos fechados) e consumo de H,0,
(simbolos abertos) para os experimentos controle e fotdlise. Condic@es iniciais: [CFC] = 200
mg L™ [Fe®*] = 10 mg L™; [H.0,] = 400 mg L™; pH = 2,5-2,8; p/ fotdlise do CFC (pH = 6,9)
obteve-se 1S = 31,8 + 2,1 W m;, DEA =106,0 kJ m™ no perfodo das 09:00 e 10:00 h. durante
0 més de Novembro (primavera), na cidade de Uberlandia, Brasil.

A eficiéncia da remocédo de CFC utilizando exclusivamente o processo Fenton ocorre
por acdo de radicais hidroxilas, gerados durante a decomposi¢do H,O, na presenca de ions
ferrosos (Eq. 11). No entanto, ap6s 60 min de reacdo, a remo¢do de COD foi inferior a 20%
(Figura 24B), enquanto que na presenca de radiacao solar (processo foto-Fenton, Figura 22A),
foi obtido 92% de remocgédo de COD, mostrando o efeito sinérgico da combinagédo da reagédo
Fenton com radiacdo solar. Assim, pode ser observado que a alta eficiéncia de remocéo de
COD e DQO (Figura 22A) ocorre por meio da combinacéo de fotons e reacdo Fenton, e ndo

sO apenas por reacdo Fenton, fotdlise direta, hidrdlise acida ou a¢do oxidante do H,O..
4.5.2. Agua superficial e efluente de esgoto
A presenca de farmacos em mananciais utilizados para o abastecimento publico tém

preocupado pesquisadores e especialistas no assunto, pois muitos desses compostos ndo sao

eliminados de forma eficiente nas ETA’s. A partir desse fato é importante avaliar a
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degradacdo do antibidtico CFC nesta matriz, tanto pelo processo foto-Fenton como por
fotolise. Nas estacGes de tratamento de esgoto também foram detectados diferentes compostos
farmacéuticos em varios paises do mundo. Perante tal situacdo é importante simular, nestas
matrizes uma situacdo real de degradacéo de CFC.

Portanto, foram realizados experimentos que avaliaram a cinética de degradacao do
CFC e remocédo do COD, nas matrizes de agua superficial e efluente de ETE, pelo processo
foto-Fenton, utilizando 10 mg L™ de Fe** e 400 mg L™ de H,0O,, utilizando radiacéo solar e
artificial (Figura 25).

Antes da realizagdo dos experimentos de fotodegradacgéo, as matrizes de rio e efluente
de ETE foram condicionadas para o pH igual a 2,5 (pH 6timo da reacdo de Fenton). Com o
ajuste do pH para 2,5, o carbono inorganico dissolvido (CID) foi reduzida de 0,34 para 0,12
mg L* (4gua superficial) e de 48,96 para 1,91 mg L™ (efluente de ETE), o que é
extremamente importante, uma vez que a presenca de carbonatos e bicarbonatos atuam como
sequestradores de radicais hidroxilas, reduzindo a eficiéncia do processo de fotodegradagéo.

De maneira geral, pode ser observado que o CFC foi eficientemente degradado tanto
na planta piloto solar como no reator artificial, para as amostras de agua superficial e efluente
de ETE (Figura 25). Os tempos de reagéo de -40, -20 e 0 min séo referentes aos tempos de
recirculacéo para homogeneizacdo da solucdo de: i) CFC (229 mg L™); ii) CFC com Fe®* (10
mg L™) em pH 2,5-2,8; e iii) CFC com Fe?* (10 mg L™) e H,0, (400 mg L) em pH 2,5-2,8,
respectivamente. O CPC solar s6 foi descoberto e exposto a radiacdo solar apds a coleta dos
referentes itens i a iii e o reator artificial s6 foi ligado apés a coleta dos referentes itens i e ii.

Pode ser observado que a concentracdo do CFC ficou abaixo do limite de
quantificacdo (1,0 mg L™), para amostra com efluente de ETE no CPC solar ap6s 8 min
reacéo pelo processo foto-Fenton (Figura 25A) consumindo, aproximadamente, 237 mg L™ de
H,0O,, valor préximo ao consumo de H,0, para experimento da degradacéo de CFC, em agua
deionizada, pelo processo foto-Fenton (Figura 22A). Para os demais experimentos foram
obtidas remogdo abaixo do LQ (1,0 mg L™) do CFC apés 10, 16 e 30 min, respectivamente,
para as amostras de agua superficial (radiacdo solar e artificial) e efluente de ETE (radiacdo
artificial) (Figuras 25A e B). Depois de 60 min de exposi¢do a radiagdo solar ou artificial,
houve uma remocao de 78, 86, 57 e 40% de COD, respectivamente, para a agua superficial
(radiacdo solar e artificial) e efluente de ETE (radiacao solar e artificial), e consumo de 773 e
565 mg L™ de H,O, utilizando a radiacdo solar e artificial, respectivamente (Figura 25).
Portanto, para as matrizes de agua superficial e efluente de ETE houve uma remogdo menor

do COD ao final do processo (60 min), quando comparado com 0S mesmos experimentos com
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a agua deionizada, obtendo remocdo de 92 e 90%, respectivamente, para radiacdo solar e
artificial (Figuras 22A e 14B).
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Figura 25. Perfil da (A) remoc¢do do CFC e COD, e consumo de H,O, nas matrizes dgua
superficial e efluente de ETE realizado na planta piloto (radiacéo solar), utilizando o processo
foto-Fenton (B) remocédo do CFC e COD, e consumo de H,0, nas matrizes agua superficial e
efluente de ETE realizado em escala de laboratério (radiacdo artificial), utilizando o processo
foto-Fenton. Condic0es iniciais para agua superficial em planta piloto solar: [CFC] = 153 mg
L™ (COD =71 mg C L™), com reposicéo de H,0, ap6s 34 min de irradiacéo, IS = 34,5 + 1,4
W m?e DEA =120,3 kJ m?; e no reator artificial: [CFC] =206 mg L™ (COD =74 mg C LY)
e com reposic¢do de H,0, apos 35 min de irradiacdo; para efluente de ETE em planta piloto
solar: [CFC] = 129 mg L™ (COD = 83 mg C L™), com reposicdo de H,0, ap6s 25 min de
irradiacdo, 1S = 28,3 + 2,0 W m™? e DEA = 97,3 kJ m™?; e no reator artificial: [CFC] = 189 mg
L™ (COD = 111 mg C L™) e com reposicdo de H,0, ap6s 45 min de irradiagdo no reator
artificial. Os experimentos foram realizados, com as seguintes condigdes: [Fe®]1 =10 mg LY,
[H,0,] = 400 mg L™ e pH = 2,5-2,8, no periodo das 09:00 e 10:00 h. durante os meses de
Junho e Julho (inverno), respectivamente para as matrizes de efluente de esgoto e agua

superficial, na cidade de Uberlandia, Brasil.
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4.6. Dose de energia acumulada por litro de solu¢ao no processo foto-Fenton e fotdlise.

Nos experimentos de fotodegradacdo é importante calcular a dose de energia UVA
acumulada por litro de solugdo, num intervalo de tempo (At), uma vez que a irradidncia solar
varia durante o dia e ano, passando a ser mais uma varidvel. O conhecimento da dose de
energia UVA acumulada por litro de solucdo, facilita a comparacdo dos resultados em
reatores com dimensdes diferentes, como é o caso dos reatores em escala de laboratorio e a
planta piloto solar, uma vez que o volume irradiado é o principal parametro de comparacao
entre esses reatores com dimens@es discrepantes. Além disso, o conhecimento dessa dose de
energia permite a reproducdo em qualquer localidade do pais e/ou mundo. Assim, o acumulo
da energia UVA (Quvan kJ L) foi calculado para cada tempo de reacdo em ambos os reatores
utilizados (Eqg. 31).

Quvan = Quvan-1+ Atpx UVAg X (Vt) (31)

onde t, é 0 tempo de reacdo, V; representa o volume total do reator, A, é a area da superficie
iluminada, UVAg , é a média da radiagdo solar UVA e 4t (t, - t;-1) é o intervalo de tempo do
periodo de acumulacdo da energia UVA.

Os valores de dose de energia UVA acumulada nos experimentos de fotdlise e foto-
Fenton em diferentes matrizes, tanto para o reator artificial como para o CPC solar, estdo
apresentados na Tabela 7 e 8. No eixo x dos graficos referentes tanto ao reator artificial
quanto ao solar foi mantido o tempo de reagéo, em vez da dose de energia UVA acumulada,
para facilitar a comparacdo dos resultados com os experimentos controle feitos no escuro, em

fungéo do tempo.
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Tabela 7. Dose de energia UVA acumulada por litro de solugdo (Quva) em relagdo ao tempo

de reacdo para os experimentos de fotdlise realizados em escala de laboratorio e no CPC

solar.
-1
Tempo de Quualkd L)
reagdo (Min)  Artificial  __ _ Solr
Agua deionizada Agua superficial Efluente de ETE
20 10,37 1,10 1,37 1,14
40 20,77 2,31 2,77 2,37
60 31,18 3,58 4,20 3,68
80 41,66 4,92 577 5,08
100 52,16 6,31 7,35 6,51
120 62,69 7,72 8,79 7,96
140 73,27 9,13 10,31 9,40
160 83,88 10,57 11,82 10,89
180 94,51 11,96 13,40 12,37
200 105,21 13,38 14,85 13,87
220 115,93 14,60 16,24 14,07
240 126,67 15,81 17,48 15,49

Tabela 8. Dose de energia UVA acumulada por litro de solugdo (Quva) em relacdo ao tempo

de reacdo para os experimentos foto-Fenton realizados em escala de laboratério e no CPC

solar.
-1
Tempo de Quald L)
reagao (Min)  Artificial  __ _ Solr
Agua deionizada Agua superficial Efluente de ETE
10 5,30 0,80 0,51 0,38
20 10,68 1,64 1,04 0,78
30 16,16 2,51 1,59 1,23
40 21,70 3,40 2,16 1,72
50 27,28 4,33 2,76 2,22

60 32,93 5,27 3,36 2,76
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Em termos gerais, praticamente a mesma eficiéncia de mineralizagdo do CFC, nas
matrizes &gua deionizada (Figuras 22A e 14B), efluente de ETE e de rio (Figuras 25A e B),
foi alcancada para ambos os reatores utilizando o processo foto-Fenton. Entretanto, foi
necessaria uma baixa dose de energia UVA acumulada por litro de solucdo na planta piloto
solar (5,27, 3,36 € 2,76 kJ L™ de radiacdo UVA) para obter a mesma eficiéncia de remogcéo do
COD quando comparado em escala de laboratdrio (32,93 kJ L™ de radiacdo UVA) (Tabela 8).
Assim, doses de energia aproximadamente 6, 10 e 12 vezes maior, em agua deionizada, rio e
efluente de ETE em escala de laboratdrio foram necessarias para obter a mesma eficiéncia
quando comparado com o CPC solar. Comportamento semelhante foi observado em estudos
anteriores (KRUTZLER et. al., 1999; OLIVEROS et. al., 1997). Oliveros e colaboradores
(1997) estudaram a influéncia da fonte de irradiacdo na degradacdo de &guas residuais
contendo xilidina, e constataram que uma lampada de merclrio de pressdo média (com
emissdo majoritaria de fotons entre 300 e 400 nm) proporcionou resultados superiores aos
obtidos usando uma lampada de mercurio de baixa pressdo (254 nm) e uma lampada excimer
(222 nm). Esses pesquisadores concluiram que a presenca de outros compostos nestas aguas
residuais atuaram como filtro para os baixos comprimentos de onda. Krutzler e colaboradores
(1999) encontraram um maior rendimento nas reages induzidas por fotons quando foi
aplicada baixa irradiacdo por volume de solugdo. Neste mesmo estudo, verificaram que a
velocidade de degradacdo do COT diminui a medida que a espessura da camada aumentou,
uma vez que o numero de fotons necessarios para reduzir o Fe (111) € limitado. Entretanto, foi
sugerida a utilizacdo de alta incidéncia de fotons para compensar o aumento da espessura da
camada. Neste contexto, os resultados deste trabalho estdo em conformidade com Krutzler et.
al. (1999), uma vez que em escala laboratorial foi obtido 31,7 kJ L™ de radiacdo UVA no
reator artificial com caminho 6tico de 5,0 cm contra 5,27, 3,36 e 2,76 kJ L™ da radiacdo UVA
em planta piloto com reatores de 2,92 cm de caminho 6tico. Além disso, a mesma eficiéncia
de degradacdo utilizando baixas dose de energia UVA pode também estar associada com o
efeito positivo da temperatura na cinética de reacdo, uma vez que, na planta piloto a
temperatura ndo foi controlada, atingindo valores entre 45 e 55°C. Gernjak e colaboradores
(2006) relataram um aumento de cerca de 5 vezes na velocidade de reacdo associado com
aumento da temperatura de 20 para 50 °C.

Portanto, o processo foto-Fenton (Figuras 14B, 22A, 25A e B) apresentou melhor
degradacdo do farmaco CFC, nas matrizes dgua deionizada, de rio e efluente de ETE para
ambas as fontes de radiacéo, quando comparado com a fotdlise (Figura 17, 18, 19 e 20). Logo,

pode ser observado que a eficiéncia do processo foto-Fenton foi atingida com um consumo
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energético menor (32,93, 5,27, 3,36 e 2,76 kJ L™ em relacéo a fotdlise 126,67, 15,81, 17,48 e
15,49kJ L™ apresentado nas Tabelas 7 e 8) em um menor tempo de reacdo (60 min de reacio
em comparacdo com a fotdlise com 240 min) com uma mineralizacdo mais efetiva desse
antibiotico (92, 90, 78, 86, 57 e 40% remocdo de COD para a agua deionizada (solar e
artificial), a agua superficial (solar e artificial) e efluente de ETE (solar e artificial) em
comparacdo com a fotolise que obteve remocdo de COD menor que 10% para todas as
matrizes utilizando ambas fontes de radiacéo). Portando, a alta eficiéncia da mineralizacéo do
CFC ocorre por meio da combinacdo entre a radiacao e reacdo Fenton, e ndo sé apenas por

radiacao (fotélise direta) (Figura 22A).
5. CONCLUSOES

No experimento da dose controlada de H,O, foi observado que a concentracdo de
peroxido de hidrogénio influenciou a degradacdo de CFC durante a aplicacdo do processo
foto-Fenton, sendo a melhor concentracdo de H,O,, 400 mg L. Paralelamente, foi observado
que o aumento da concentracdo de 5 para 10 mg L™ Fe?* influenciou no aumento da
velocidade de remocéo de CFC e COD, permanecendo constante quando a concentragdo de
Fe?* aumentou de 10 para 15 mg L™. Assim, a concentracéo de 10 mg L™ de Fe?* foi definida
como a melhor concentracdo experimental. Por outro lado, foi observado que o modo adi¢do
de H,0, ndo influenciou a velocidade de remoc¢do de CFC e COD, optando-se pela adicdo
Unica, sugerindo que o H,O, ndo precisa ser adicionado de forma continua, o que simplifica o
procedimento. Desse modo, 0 modo Unico de adicdo de 400 mg L™ foi escolhido como a
melhor condicgéo de trabalho.

Também foi observado que o CFC é fotdlisado nas diferentes matrizes (agua
deionizada, de rio e efluente de ETE), obtendo-se maior remocdo de CFC em agua deionizada
e superficial, em comparagdo com a matriz de esgoto, para ambas as fontes de radiacdo, com
constantes de velocidades (kap) Obedecendo a seguinte ordem: agua deionizada > agua
superficial > efluente de ETE. Embora tenha sido observado que o CFC ¢ fotdlisado, houve a
formacdo de intermediarios com caracter mais toxico e sem perda das caracteristicas
antibacteriana do CFC, devido a remocao ineficiente desse antibidtico durante a fotolise.

De maneira geral, pode ser observado que o CFC foi eficientemente degradado, pelo
processo foto-Fenton, para as amostras de agua deionizada, superficial e efluente de ETE,
tanto na planta piloto solar como no reator artificial. Entretanto, para as matrizes de agua
superficial e efluente de ETE houve uma porcentagem menor de remogédo de COD, quando
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comparado com 0s mesmos experimentos em &gua deionizada para radiacdo solar e artificial.
No entanto, a complexidade e composi¢do das matrizes agua superficial e efluente de ETE
ndo afetaram a eficiéncia do processo foto-Fenton, para esses experimentos. Também foi
observado a formacgdo de intermedidrios ndo toxicos, mais oxidados e com perda das
carateristicas antibacterianas durante a degradacdo do CFC em agua deionizada na planta
piloto, utilizando radiagéo solar.

Deste modo, foi observado que o processo foto-Fenton pode ser aplicado em larga
escala para degradacdo de CFC, sendo uma alternativa de tratamento de aguas contendo o
antibidtico CFC, uma vez que houve boa eficiéncia de degradacdo em um curto periodo de
tempo, foram formados subprodutos ndo tdxicos e sem atividade antimicrobiana, alem de
utilizar reagentes de baixo custo. Somado a isso, esta o fato da luz solar poder ser utilizada
como fonte de radiacdo, 0 que é extremamente vantajoso, uma vez que 0S custos energéticos
do processo sdo reduzidos praticamente a zero. Visto que varios efeitos ecotoxicoldgicos
estdo associados aos residuos de farmacos presentes nos ambientes aquaticos e que 0s
processos convencionais ndo conseguem removeé-los eficientemente, é necessaria a aplicacao

de um tratamento inovador, eficiente e viavel, como é o caso do processo foto-Fenton.
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