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RESUMO
A presenca de micropoluentes em matrizes aquosas ambientais tem gerado preocupagdo devido
a sua recalcitrancia aos tratamentos convencionais das esta¢des de tratamento de esgoto (ETE).
Assim, os processos de oxidagdo avangada (POA) surgem como alternativa de tratamento
complementar em ETE visando degradar os contaminantes de preocupacdo emergente. No
presente trabalho, foi avaliada a degradag¢do da mistura dos compostos fipronil, oxibenzona e
propilparabeno (100 pg L' de cada) em efluente sanitario tercidrio através do processo UV-C
isolado e/ou combinado com diferentes fontes de peroxido (H202, S20s* e HSOs"). A eficiéncia
dos processos foi monitorada através do decaimento da média da concentracao dos compostos-
alvo e pelo consumo dos oxidantes H>O2, S20s>” e HSOs™. Em pH 7,0, a fotélise direta resultou
em 47% de degradagdo da mistura apos 20 min de irradiacdo. Ao combinar a radiacdo com os
oxidantes, houve um sinergismo na taxa de degradag¢ao da mistura e a eficiéncia de degradacao
melhorou ao aumentar a concentragio de cada oxidante de 100 para 400 pmol L', atingindo-se
acima de 75% de degradacao e maior desempenho foi apresentado pelo processo UV-C/H20»
(88%). A degradacdo ¢ também dependente da estrutura do composto-alvo e das espécies
radicalares. Assim, o perfil de degradagdo da mistura foi comparado ao do naproxeno (NAP)
por ser um composto com sitios de alta densidade eletronica, sendo obtida uma sequéncia da
eficiéncia de degradagdo do NAP (UV-C/S:0s* > UV-C/HSOs > UV-C/H,0,) inversa a da
mistura. A influéncia do pH (3,0, 7,0 (natural da matriz) e 11,0) também foi avaliada e a
diferenca na eficiéncia de degradagdo variou de 92% (pH 3,0) a 78% (pH 11,0), 94% (pH 3,0)
a 55% (pH 11,0) e 100% (pH 3,0) a 76% (pH 7,0) nos processos UV-C/H20,, UV-C/S:05* e
UV-C/HSOs, respectivamente. A espécie radicalar responsavel pela degradagdo majoritaria
depende do pH. A degradacdo majoritaria ocorreu via radicais sulfato (SO4*") em pH 3,0 no
processo UV-C/S,0s%, enquanto que os radicais hidroxila (HO®) foram responsiveis pela
degradacdo majoritaria em pH 7,0 e 11,0 nos processos UV-C/S;0s> e UV-C/HSOs,
respectivamente. Ambas espécies foram co-responsaveis pela degradacdo majoritaria em pH
3,0 e 7,0 no processo UV-C/HSOs". Por outro lado, a degradagdo majoritaria no processo UV-
C/S205> em pH 11,0 ocorreu via fotdlise. Portanto, este trabalho sugere que a mistura de H2O»
e S,0s> seja uma melhor opgio para aumentar a eficiéncia de degradacdo, evitando-se a
utilizagdo de HSOs™ que para além de possuir um alto custo, demanda maior energia para sua

ativagao e pode reduzir o pH do meio.

Palavras-chave: contaminantes de preocupagdo emergente; estagdes de tratamento de esgoto;

fipronil; oxibenzona; processos de oxidagdo avangada; propilparabeno; radiacao.



ABSTRACT
The presence of micropollutants in environmental aqueous matrices has generated concern due
to their recalcitrance to conventional treatments in sewage treatment plants (WWTP). Thus, the
advanced oxidation processes (AOPs) arise as a complementary treatment alternative in STP
aiming at degrading the contaminants of emerging concern. In the present work, the degradation
of the mixture of the compounds fipronil, oxybenzone and propylparaben (100 ug L' of each)
in tertiary sanitary effluent through the UV-C process alone and/or combined with different
peroxide sources (H202, S20s* ¢ HSOs") was evaluated. The efficiency of the processes was
monitored by the decay of the average concentration of the target compounds and by the
consumption of the oxidants H2O2, S,0s> e HSOs". At pH 7.0, direct photolysis resulted in 47%
degradation of the mixture after 20 min of irradiation. When combining the irradiation with the
oxidants, there was a synergism in the degradation rate of the mixture and the degradation
efficiency improved when increasing the concentration of each oxidant from 100 to 400 pmol
L1, reaching above 75% degradation and higher performance was presented by the UV-C/H,0,
process (88%). The degradation is also dependent on the target compounds structure of the and
radical species. Thus, the degradation profile of the mixture was compared to that of naproxen
(NAP) as it is a compound with high electronic density sites, and a sequence of the degradation
efficiency of NAP (UV-C/S,0s> > UV-C/HSOs > UV-C/H20,) inverse to that of the mixture
was obtained. The influence of pH (3.0, 7.0 (natural matrix) and 11.0) was also evaluated and
the difference in degradation efficiency ranged from 92% (pH 3.0) to 78% (pH 11.0), 94% (pH
3.0) to 55% (pH 11.0) and 100% (pH 3.0) to 76% (pH 7.0) in the UV-C/H,02, UV-C/S:05*
and UV-C/HSOs™ processes, respectively. The radical species responsible for the majority
degradation is pH dependent. Majority degradation occurred via sulphate radicals (SO4°*") at pH
3.0 in the UV-C/S208* process, while hydroxyl radicals (HO®) were responsible for majority
degradation at pH 7.0 and 11.0 in the UV-C/S;05* and UV-C/HSOs™ processes, respectively.
Both species were co-responsible for the majority degradation at pH 3.0 and 7.0 in the UV-
C/HSOs™ process. On the other hand, the majority degradation in UV-C/S,0s> process at pH
11.0 occurred via photolysis. Therefore, this work suggests that the mixture of H,O» and S>Os>
is a better option to increase the efficiency of degradation, avoiding the use of HSOs™ that
besides having a high cost, demands more energy for its activation and can reduce the pH of

the medium.

Keywords: contaminants of emerging concern; wastewater treatment plants; fipronil;

oxybenzone; advanced oxidation processes; propylparaben; radiation.
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1 INTRODUCAO E JUSTIFICATIVA

Atualmente, o ser humano vem encarando uma série de problemas ambientais, dos quais
se pode destacar a poluicdo dos recursos hidricos. A crescente contaminagdo desses recursos
pode causar danos irreversiveis a biota aquatica (morte dos peixes, destruicdo de recifes de
corais, etc) e isso pode comprometer as futuras geragdes (RAYAROTH et al., 2022).

Varios fatores ou atividades sao associados a contamina¢ao dos recursos hidricos, dos
quais destaca-se a expansao industrial aliada ao crescimento populacional, o que contribui para
a contaminagdo dos mananciais através do despejo inadequado de efluentes domésticos e
industriais (MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017).

Vale ressaltar que a agricultura ¢ também uma das fontes potenciais de poluicdo dos
ecossistemas aquaticos. Infelizmente, o desenvolvimento agricola costuma ser acompanhado
por varias fontes potenciais de impactos negativos aos ecossistemas de dgua doce, com destaque
para residuos de pesticidas cuja exposi¢do pode prejudicar os seres vivos que habitam nesses
ecossistemas (ALBUQUERQUE et al., 2016). Outro setor de atividade que merece especial
aten¢do em relagdo a contaminacgdo dos recursos hidricos € a industria farmacéutica, devido a
geragdo de residuos de produtos farmacéuticos e de higiene pessoal (PFHPs). Varios compostos
das classes de pesticidas e de PFHPs tém sido apontados como persistentes no meio ambiente
devido a sua dificil biodegradacdo, o que favorece sua bioacumulacdo no ambiente e
consequente prejuizo aos ecossistemas e ao meio ambiente (MONTAGNER; VIDAL;
ACAYABA, 2017; RICARDO et al., 2022).

Dentre os compostos com caracteristicas recalcitrantes existem os chamados
contaminantes de preocupac¢do emergente (CPE), que sdo substancias quimicas de origem
antropica e natural com potencial ou real ameaca a saude humana e/ou ambiente e que nao
possuem legislacdo que estabelega tanto os padrdes de potabilidade ou niveis de toxicidade
seguro (MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017; STARLING; AMORIM; LEAO, 2019).
Os CPE ocorrem em matrizes aquosas em concentragdes na ordem de ng a ug L' e, uma vez
que a composicao das matrizes aquosas reais (efluente de esgoto e industrial, rios, entre outras)
¢ complexa, outros componentes dessas matrizes interferem na detec¢do dos CPE. Por isso, a
deteccao dos CPE em estudos de monitoramento ambiental ¢ recente (a partir da década de
1990) e s6 foi possivel gracas aos avancos das técnicas analiticas hifenadas, como € o caso da
cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada a espectrometria de massas (MONTAGNER;
VIDAL; ACAYABA, 2017; STARLING; AMORIM; LEAO, 2019).

Mesmo em concentragdes baixas, os CPE tém sido associados a alguns efeitos deletérios
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(feminilizagdo e masculinizacdo, toxicidade aguda e cronica, mutagenicidade, citotoxicidade,
resisténcia bacteriana, obesidade e desenvolvimento de tumores, doengas respiratérias e
diabetes) a biota aquatica e a saide humana. Portanto, a crescente ameaca a disponibilidade de
recursos hidricos devido a presenga de CPE (pesticidas, produtos farmacéuticos e de higiene
pessoal, drogas ilicitas, hormonios, entre outros) em matrizes aquosas ¢ um problema ambiental
que merece especial aten¢io (STARLING; AMORIM; LEAO, 2019).

Existem vérias fontes de entrada dos CPE em compartimentos aquaticos, mas a principal
delas sdo as estagdes de tratamento de esgoto (ETE), as quais ndo foram projetadas para
remocdo desse tipo de contaminante (KRZEMINSKI et al., 2019). Portanto, ¢ importante
desenvolver tecnologias que apresentem maior eficiéncia no tratamento de efluentes. Os
processos de oxidacdo avancada (POA), resultantes da formacdo de radicais hidroxila (HO¢)
(RAHIM POURAN; ABDUL AZIZ; WAN DAUD, 2015) e sulfato (SO4™), espécies altamente
reativas (DEWIL et al., 2017; MAZIVILA et al., 2019; RAHIM POURAN; ABDUL AZIZ,
WAN DAUD, 2015), tém sido apontados como tecnologias viaveis para tratamento de efluentes
contendo CPE.

Neste trabalho foi avaliada a degradacdo simultinea de trés CPE, nomeadamente,
fipronil (FIP), oxibenzona (OXB) (filtro ultravioleta (UV)) e propilparabeno (PPB) (anti-
microbiano). A frequente detec¢do desses compostos em diferentes matrizes aquosas na ordem
dengL'epg L' (BUDDetal.,2015; CANOSA etal.,2006; CELEIRO et al., 2018; DOROTA;
GROMADZINSKA; WOICIECH, 2014; LEE; PEART; SVOBODA, 2005; LI et al., 2015;
MAO; HE; GIN, 2019; RAMOS et al., 2015; STONE; GILLIOM; RYBERG, 2014) ¢ os efeitos
adversos (para a saide humana e meio ambiente) a esses associados (BAZIN et al., 2010;
CAMPOS et al., 2017; DARBRE et al., 2004; PALHARIM; GRACA; TEIXEIRA, 2020;
TOVAR-SANCHEZ et al., 2013; WESTON; LYDY, 2014; ZHANG et al., 2017), foram a
razdo para a escolha desses compostos como modelo neste estudo. O naproxeno (NAP)
(farmaco) foi também avaliado como modelo de compostos que reagem preferencialmente por
transferéncia eletronica (SILVA et al., 2021), a fim de desvendar os mecanismos de reagao
envolvidos durante a degradag¢ao dos compostos-alvo por POA propostos.

Embora alguns estudos tenham relatado a aplicagdo de POA para a degradacao de: 1)
FIP (DA COSTA FILHO et al., 2016; FENOLL et al., 2014; GOMES JUNIOR et al., 2020;
INTICHER et al., 2021; THANGAMANI et al., 2019); ii) OXB (ASIF et al., 2020; CELEIRO
etal.,, 2018, 2019; DU et al., 2018; LEE et al., 2020; LEE; LEE; ZOH, 2021; LUO et al., 2019;
PAN et al., 2018; VEGA; PENUELA, 2018; WANG et al., 2021; YE et al., 2019; ZUNIGA-
BENITEZ; ARISTIZABAL-CIRO; PENUELA, 2016; ZUNIGA-BENITEZ; SOLTAN;
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PENUELA, 2016); iii) PPB (ABIDI et al., 2019; BEKRIS et al., 2017; CUERDA-CORREA et
al., 2016a, 2016b; FANG et al., 2013; LUCAS; PERES, 2015; MATTHAIOU et al., 2018,
2019; PALHARIM; GRACA; TEIXEIRA, 2020); e iv) degradagdao simultanea dos trés
compostos-alvo pelo processo foto-Fenton (MARSON et al., 2022), até onde sabemos, nenhum
trabalho foi feito avaliando a degradacio simultinea destes compostos (100 ug L) em efluente
de ETE pelos processos fotoperoxidagio (UV/H0,), fotolise do persulfato (UV/S0s%) e
fotdlise do monopersulfato (UV/HSOs"). Assim, visto que o perdxido de hidrogénio na presenca
de irradiacdo gera radicais hidroxila, persulfato radicais sulfato e monopersulfato ambas
espécies radicalares, foi feito um estudo comparativo do uso desses oxidantes durante a

degradagdo da mistura dos compostos-alvo.

2 OBJETIVOS

2.1 Geral

Comparar o potencial dos processos UV-C/H,0,, UV-C/S;0s> e UV-C/HSOs na
degradacao simultanea de FIP, OXB e PPB como uma alternativa de tratamento complementar

aos classicos aplicados em uma ETE.

2.2 Especificos

e Avaliar a influéncia dos pardmetros operacionais([H202], [S20s>], [HSOs7] e pH) e
otimizar as condigdes experimentais durante a degradacdo simultanea dos compostos-
alvo em efluente de ETE;

o Identificar a(s) espécie(s) radicalar(es) majoritaria(s) em cada processo de degradacao
avaliado, sob diferentes condi¢des de pH;

e Comparar a cinética de degradacao simultanea dos compostos-alvo em efluente de ETE,

sob condi¢des otimizadas.
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3 REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1 Compostos-alvo

3.1.1 Fipronil (FIP)

O FIP [5-amino-3-ciano-1-(2,6-dicloro 4 trifluorometilfenil)-4-trifluorometilsulfenil
pirazol], (figura 1) inseticida da classe dos fenilpirazdis, ¢ um dos inseticidas mais utilizados,
sistémico e de largo espectro (SINGH et al., 2021). Este inseticida ¢ pouco soluvel em agua,
prefere matrizes lipofilicas (organicas) e € estavel a temperatura ambiente (GUNASEKARA et
al., 2007). Possui uma baixa-a-moderada afinidade para carbono organico (hiimus nos solos) e
para a biota [log de coeficiente de parti¢do octanol-agua (log kow) 3,9-4,1) (GUNASEKARA et
al., 2007).

Figura 1 — Férmula estrurtural do fipronil (C12HsCLLFsN4OS — MM = 4372 g mol )
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Fonte: A Autora, 2022.

Registrado pela primeira vez em 1996 nos EUA pela Rhone Poulenc Ag Company
(atualmente Bayer Crop Science), o FIP ¢ utilizado para controlar tanto pragas agricolas como
ndo agricolas, tais como a broca do caule do arroz, a traga diamante, a pasta de folhas, os

afideos, os gafanhotos, carragas, pulgas, térmitas, formigas, baratas, etc (SINGH et al., 2021).
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Este composto combate os insetos atuando em seu sistema nervoso central, através do bloqueio
da passagem de cloretos através dos receptores do acido y-amino butirico, causando dessa
maneira hiperexcitagdo, convulsdes, paralisia, até a morte dos insetos (YING; KOOKANA,
2001). O modo unico de acdo também o torna altamente eficaz contra muitas pragas de insetos
que desenvolveram resisténcia a outros inseticidas classicos comuns, tais como, piretroides
(bloqueadores dos canais de s6dio), organofosforados, e carbamato (inibidores da colinesterase)
(AAJOUD; RAVANEL; TISSUT, 2003; SINGH et al., 2021).

O FIP ¢ muito estavel em dgua em meio 4cido ou neutro com uma meia-vida de cerca
de 1390 dias (SINGH et al., 2021). Contudo, em meio bésico, o grupo nitrilo (-C=N) do FIP
pode interagir com os ions OH™ para formar FIP-amida (SINGH et al., 2021). Além disso,
dependendo das condigdes ambientais, o FIP pode sofrer algumas reagdes (reducao, oxidagao,
hidrolise ou fotdlise) em dgua para formar FIP-sulfeto, FIP-sulfona, FIP-amida, ou FIP-
desulfinil. Esses metabolitos, excepto a FIP-amida, foram apontados como mais toxicos e
persistentes do que o composto original (FERREIRA et al., 2022).

Vale ressaltar que estudos mostram que o FIP se torna toxico para mamiferos por
ingestao, inala¢ao e contato de pele (GUNASEKARA et al., 2007). Os residuos de FIP e dos
seus principais metabolitos ja foram detectados em muitas amostras ambientais, incluindo agua
(BUDD et al., 2015; MICHEL et al., 2016), solo, vegetais e produtos de origem animal (SINGH
etal., 2021). Concentragdes varidveis (entre 0,002 € 0,117 pg L") de FIP e de seus metabdlitos
foram detectadas em escoamento de agua proveniente da agricultura em varios estados
(California, Colorado, Illinois, Indiana e Lousiana) dos EUA (GUNASEKARA et al., 2007) e
em efluente de ETE na Carolina do Norte, nos EUA (MCMAHEN et al., 2016). No Brasil,
concentragdes de FIP na faixa de 0,132 a 2,44 pg L™! foram detectadas na bacia do Rio Guandu,

no Estado de Rio de Janeiro (FERREIRA et al., 2022).

3.1.2 Oxibenzona (OXB)

A OXB, também conhecida por benzofenona-3, ¢ um derivado da benzofenona. E uma
substancia lipofilica, fotoquimicamente estdvel e ¢ usada como filtro solar em produtos
cosmeéticos, como fotoiniciador em reacdes poliméricas e como fixador de perfumes (ABOU-
DAHECH et al., 2022; SCHNEIDER; LIM, 2019). E usado como fotoprotetor em formulas de
cosméticos, pois oferece protecdo para a pele contra os raios UV-A (315 — 400 nm) e UV-B
(280 — 315 nm); sua estrutura quimica ¢ formada por uma cetona aromatica (Figura 3). Em

alguns paises como EUA (Havali, Ilhas Virgens Americanas, Key West), Arquipélago de Palau,
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Aruba, Tailandia, Caribe (Bonaire), México e Brasil (Fernando de Noronha), o uso deste
fotoprotetor foi banido por causa de alguns efeitos colaterais como € o caso da irritagdo na pele
e nos olhos, ¢ isto fez com que fossem criadas varias formulas a base deste que nao tivessem

tais efeitos adversos (NASCIMENTO; SANTOS; AGUIAR, 2014).

Figura 2 — Formula estrutural da oxibenzona (C14H1203 — MM = 228,2 g mol ™).

OH O

H;C

Fonte: A Autora, 2022.

Os filtros UV tém baixa solubilidade em agua, elevada lipofilicidade e um elevado
coeficiente de carbono organico da agua, o que torna dificil a sua remog¢ao de matrizes aquosas
através das ETE (BLUTHGEN et al., 2014). As ETE em todo o mundo ja foram testadas sobre
a ocorréncia de filtros UV em seus afluentes (fontes de 4gua de entrada) e efluentes (4gua que
foi tratada). Neste contexto, a OXB foi detectada em concentragdes na faixa de 18 — 115 ng L~
! em amostras de 4gua bruta e tratada, no Brasil (DA SILVA; EMIDIO; DE MARCHI, 2015) e
uma contribuicao didria de 6,9 mg de residuos de OXB detectados em efluente de ETE foi
estimada para cada pessoa por dia na Suica (BALMER et al., 2005; BRAUSCH; RAND, 2011).
Resultados similares sobre a detecgao da OXB em efluentes de ETE foram obtidos em estudos
feitos na Coréia, China, Estados Unidos, Japao, e Tailandia (SCHNEIDER; LIM, 2019).

A OXB também j4 foi detectada em amostras de 4gua de rio e do mar de varios pontos
do mundo. Na 4gua do mar, este filtro UV foi detectado em concentragdes nas faixas de 2,2-2,5
ug L' em Portugal (ALMEIDA et al., 2013) e 280-3300 ng L' na Espanha (TARAZONA et
al., 2010). Concentrac¢des na faixa de 68,9-85 ng L' de OXB foram detectadas na 4gua do Rio
Tama, no Japao (OKANOUCHI et al., 2008).

A presenga de filtros solares em matrizes aquosas ¢ considerada como um problema
ambiental, devido as suas caracteristicas recalcitrantes nos ecossistemas, pois varios problemas
a saude humana sao apontados devido a presenga desses contaminantes. Vale ressaltar que a

ocorréncia da OXB em agua das piscinas foi também reportada, o que representa um potencial
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risco aos ecossistemas devido a reacdo dos filtros UV com cloro (presente em aguas das
piscinas) para formar produtos de transformagdo perigosos, como ¢ o caso da OXB clorada
(MANASEFT et al., 2017; SCHNEIDER; LIM, 2019). Em estudos in vitro, a OXB ja foi
associada ao aumento da proliferacdao celular de células de cancer da mama (SCHNEIDER;
LIM, 2019) e aos efeitos antiandrogénicos, proestrogénicos e anti-estrogénicos (KIM; CHOI,
2014).

Embora o aquecimento dos oceanos seja o fator principal de perigo aos recifes de corais,
a OXB em especifico, ¢ nomeada como fator adicional de ameaga para os recifes de corais, pois
devido ao seu poder de ativagao de virus do coral, causando stress oxidativo, expulsao de algas
simbidticas, e portanto, branqueamento do coral (DANOVARO et al., 2008; SCHNEIDER;
LIM, 2019). In vitro, em concentragdes de 33 a 50 partes por milhdo (ppm), a OXB induz o
branqueamento dos recifes de coral e a morte (DINARDO; DOWNS, 2018).

3.1.3 Propilparabeno (PPB)

O PPB pertence ao grupo dos parabenos, que sdo compostos da série homologa de acido
hidroxibenzoico (SONI; CARABIN; BURDOCK, 2005). Esses compostos sdo utilizados
isoladamente ou em combinagdo para exercer um efeito antimicrobiano no processo de
conservacdo de produtos alimentares, farmacéuticos e de higiene pessoal (NGUYEN et al.,
2021; SONI; CARABIN; BURDOCK, 2005).

A agdo antimicrobiana dos parabenos resulta de seus efeitos inibidores no transporte de
membranas e processos de fungdo mitocondrial e a capacidade de conservagao ¢ determinada
pela quantidadade do parabeno dissolvido na fase aquosa, visto que a replicagdo microbiana
geralmente ocorre na fase aquosa (SONI; CARABIN; BURDOCK, 2005). Outrossim, a
atividade antimicrobiana ¢ diretamente proporcional ao comprimento da cadeia do grupo éster
do parabeno, aumentando com o aumento desse comprimento. Porém, existe uma
proporcionalidade inversa entre o comprimento da cadeia do grupo éster e a solubilidade do
parabeno em agua e, como resultado, o propil (éster inferior) ¢ uma das escolhas praticas para
a utilizacdo de parabenos nos alimentos.

Na forma pura, os parabenos sdo geralmente pequenos cristais incolores ou pos
cristalinos praticamente inodoros e insipidos, higroscopicos na natureza, estaveis no ar e
resistentes a hidrolise na 4agua (quente e fria) e em solugdes acidas (SONI; CARABIN;
BURDOCK, 2005).

Em termos de estrutura quimica, o PPB (figura 4) ¢ um dos ésteres do acido p-
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hidroxibenzoico com substituto alquilico (propilico) (JONKERS et al., 2010).

Figura 3 - Férmula estrutural de propilparabeno.

)

o/\/

HO
Fonte: A Autora, 2022.

As principais propriedades fisico-quimicas do PPB sao apresentadas na tabela 2.

Tabela 1 — Caracteristicas fisicas e quimicas do propilparabeno

Composto Propilparabeno
Formula quimica C10H1203
Massa molecular (g mol™) 180,21
pKaapH 7,0 8,24%

Log de coeficiente de particdo octanol-agua (log kow) 3,04°
Solubilidade em 4gua a 25 °C (g/100 mL) 0,30¢

Dados obtidos de “Fang et al. (2013); "Bernal-Romero Del Hombre Bueno; Boluda-Botella; Prats Rico (2019);
°Jewell et al. (2007).

A semelhanga dos outros parabenos, o PPB satisfaz varios dos critérios de um
conservante ideal, nomeadamente: amplo espectro de atividade antimicrobiana, estabilidade
quimica (para um amplo intervalo de temperatura e pH variando de 4,5 a 7,5), inércia, baixo
grau de toxicidade sistémica, baixa frequéncia de sensibilizagdo, solubilidade suficiente em
adgua, manuseio relativamente seguro e baixos custos de produgdo (DOROTA;
GROMADZINSKA; WOIJCIECH, 2014). Contudo, estudos recentes indicaram que a
exposi¢ao ao PPB pode perturbar o sistema endocrino (BOBERG et al., 2010), prejudicando a
saide humana. Embora esses estudos indiquem que os parabenos possuem uma fraca atividade
estrogénica, outros estudos levantaram a hipotese de uma associacdo entre a utilizagdo de
cosméticos para as axilas contendo parabenos e uma maior incidéncia de cancer da mama
(ABBAS et al., 2010).

Outrossim, mesmo em concentragdes tdo baixas como as utilizadas no tratamento da
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agua, o cloro pode reagir com parabenos para produzir derivados clorados (CANOSA et al.,
2006). Este fenomeno ¢ alarmante devido a elevada estabilidade dos derivados diclorados
resultantes e ao potencial estrogénico desconhecido (CANOSA et al., 2006; DOROTA;
GROMADZINSKA; WOJCIECH, 2014). Além disso, os derivados clorados sao
consideravelmente mais toxicos para os organismos aquaticos do que os respectivos compostos
originais (DOROTA; GROMADZINSKA; WOJCIECH, 2014).

A producao e uso generalizado de parabenos pode resultar no seu vazamento para o
ambiente e estudos sobre a presenga de parabenos em matrizes aquosas ja foram publicados na
literatura. Embora as 4aguas superficiais sejam frequentemente mais susceptiveis a
contaminagdo devido a sua localizacdo nos pontos mais baixos da paisagem, os parabenos
podem ser liberados para o ambiente aquoso principalmente através de descargas de tratamento
de 4guas residuais. Em geral, entre todos os parabenos medidos em 4guas superficiais, a maior
frequéncia de deteccdo e valores de concentracdo foram registrados para as espécies mais
comummente utilizadas em cosméticos: metil e/ou propilparabeno. As concentragdes de PPB
nos rios chineses atingiram o valor de 3142 ng L' (PENG et al., 2008), enquanto que as
concentragdes maximas do mesmo parabeno detectadas nos rios europeus foram inferiores (até
69 ng L") (GONZALEZ-MARINO et al., 2009). No Brasil, o PPB ja foi detectado em
concentragdes acima de 100 ng L' em 4gua de abastecimento publico (MONTAGNER;
VIDAL; ACAYABA, 2017), enquanto que concentracdes nas faixas de 2002430 ng L' e
230-810 ng L~! do mesmo composto ja foram respectivamente detectadas em dguas residuais
no Canadé (LEE; PEART; SVOBODA, 2005) e na Espanha (CANOSA et al., 2006).

Embora os compostos-alvo do presente estudo sejam o FIP, OXB e PPB, vale ressaltar
que o NAP foi também introduzido como composto modelo em uma das etapas do estudo
visando desvendar alguns aspetos de mecanismos de reagdes referentes a degradacao da mistura
dos compostos-alvo. Assim, uma breve descricdo do NAP em relagcdo as suas propriedades,
aplicagdes e implicacdes da sua presenga em meio ambiente ¢ apresentada no subtdpico que se

segue.

3.1.4 Naproxeno (NAP)

Os produtos farmacéuticos resultaram em melhorias significativas na saude publica.
Todavia, o aumento do consumo de fdrmacos devido ao crescimento galopante da industria
farmacéutica e a0 aumento da populacdo levou a detec¢ao generalizada de residuos de produtos

farmacéuticos em diferentes matrizes aquosas, resultando em novas preocupagdes ambientais e
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sanitarias.

A descarga direta de aguas residuais brutas ou tratadas de ETE ¢ uma das principais
fontes de produtos farmacéuticos. A ocorréncia de produtos farmacéuticos e seus metabolitos
no ambiente depende principalmente das diferentes técnicas utilizadas para tratar as aguas
residuais em diferentes locais, bem como dos efeitos sazonais. Estudos mostraram que a
ocorréncia de antibioticos e medicamentos anti-inflamatérios nao esterdides (AINEs) no
ambiente aumentou durante as estagdes frias/fluviais.

O NAP ou 4acido 2-(6-metoxinaftalen-2-il) propandico (Figura 2), ¢ um farmaco da
classe dos AINEs, com propriedades analgésicas e antipiréticas. Os AINEs sdao amplamente
utilizados em todo o mundo devido a sua eficiéncia no alivio da dor, anti-inflamagao, prevencao
de codgulos sanguineos e tratamento do cancer. Geralmente, esses compostos inibem a ciclo-
oxigenase (COX 1 e 2), enzimas catalisadoras do acido araquidonico em prostaglandina,
responsavel pela dor e inflamacdo (SANDILANDS; BATEMAN, 2016; SHAHEEN;
SIZIRICI; YILDIZ, 2022; WONG, 2019).

Figura 4 — Formula estrutural do naproxeno (C14H1403— MM = 230,3 g mol™).

CHj3

OH

Fonte: A autora, 2022.
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O NAP ¢ um dos AINEs mais prescrito em muitos paises e suas propriedades fisico-

quimicas estdo descritas na tabela 1 (SHAHEEN; SIZIRICI; YILDIZ, 2022).

Tabela 2 — Propriedades fisico-quimicas de naproxeno.

Composto Naproxeno
pKa 4,15
Log kow 3,18

Solubilidade em 4gua a 25 °C (mg L) 144
Coeficiente de sor¢io - ka (L kg™) 0,024 (aguas residuais)
Constante de biodegradacao - kyio (d) 1,0-1,9 (aguas residuais); 9,0 (agua, aerdbica)

A mobilidade dos AINEs no solo esta relacionada com os valores de pKa. ¢ matéria
organica do solo e, uma vez que os processos naturais demoram mais tempo, o ambiente
aquatico e as dguas subterraneas sao afectados a medida que os AINEs lixiviam-se do solo. A
este respeito, o tempo de meia-vida do NAP em é4guas superficiais ¢ de 27 dias. No geral,
quando os produtos farmacéuticos chegam no ambiente, a biodegradacdo e a sor¢ao tém sido
apontadas entre os mecanismos naturais de atenuagdo para remog¢ao desses contaminantes. A
biodegradabilidade dos produtos farmacé€uticos € uma fungao da constante de primeira ordem
de biodegradacao (kvio1). Os compostos com valores de kpyiol entre 0,01 e 10, como € o caso de
NAP (Tabela 1), sdao moderadamente removidos pela biodegradagdo. A sor¢do, em geral, ¢ a
ligagcdo de contaminantes a materiais solidos por processos fisicos ou quimicos. Os compostos
com elevado coeficiente de particao de octanol-agua (log kow) sdo mais susceptiveis de sor¢ao
aos solidos, e os compostos com elevados coeficientes de sor¢do (kq) t€ém uma taxa de sor¢ao
mais elevada. No entanto, estes valores dependem muito das condi¢des tais como pH e
temperatura. Coeficientes de sor¢ao mais baixos, tal como o de NAP (Tabela 1), também podem
ser encontrados a temperaturas mais elevadas. A acumulacao de produtos farmacéuticos em
sistemas terrestres e aquaticos pode ter efeitos adversos sobre o ambiente e os seres Vivos.
Alguns desses efeitos incluem a inibi¢do do crescimento das plantas, alergias graves ou
toxicidade para os seres humanos e riscos ecoldgicos sobre a vida selvagem e aquatica.

O NAP tem sido frequentemente detectado em concentragdes que variam entre ng L™ a
ng L' em 4guas superficiais (LUO et al., 2014; SHAHEEN; SIZIRICI; YILDIZ, 2022) rios
(SHAHEEN; SIZIRICI; YILDIZ, 2022) e em aguas subterraneas de aquiferos recarregados com
agua recuperada (SHAHEEN; SIZIRICI; YILDIZ, 2022). Além disso, pesquisas mostram que
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o NAP j4 foi detectado em concentra¢des traco na ordem de ng L' e ug L' em varios pontos
do mundo: 17 e 80 ng L' em 11 rios da Eslovénia (KOSJEK; HEATH; KRBAVCIC, 2005),
concentragdes até 2000 ng L™ em algumas amostras de rios na Espanha (FARRE et al., 2001),
12 e 22 ng L' em 4guas superficiais que recebiam efluente de ETE, na Italia (MARCHESE et
al., 2003), concentragdes de até 50 ng L™ no Rio Taff, Reino Unido (KASPRZYK-HORDERN;
DINSDALE; GUWY, 2008), concentragdes de até 15 ng L' no Lago Michigan, nos EUA
(BLAIR et al., 2013), concentra¢des de até 0,05 pg L™ no rio Paraiba do Sul, Rio de Janiero,
Brasil e concentragdes maximas em torno de 1,0 ug L' em efluente ETE no Brasil (STUMPF
et al., 1999). Este farmaco, assim como outros da mesma classe, tem alguns efeitos adversos
quando ingeridos a longo prazo, podendo causar dentre outros problemas, os cardiovasculares,
gastrointestinais e renais (BELUQUE, 2014). Vale ressaltar que os produtos de foto
transformagdo de NAP sdo mais persistentes e toxicos do que o composto original e tém maior

potencial para se acumularem no ambiente (CORY et al., 2019).

3.2 Tratamento de efluentes de ETE e suas restricoes

Os métodos envolvidos no tratamento de efluentes podem ser divididos em dois grupos
baseados na: i) na transferéncia de fase e ndo na destrui¢do do contaminante e, compreendem
os seguintes procedimentos: precipitagdo, coagulagdo, floculacao, sedimentacao, flotagado, “air-
stripping”, filtracdo, ultrafiltracdo, uso de membranas, adsor¢do de organicos e inorganicos,
osmose reversa, extracao, destilacdo e evaporacdo (BOOPATHY, 2017; TEIXEIRA; JARDIM,
2004) e ii) na destruicao dos poluentes, os quais tratam o efluente degradando os contaminantes
organicos utilizando processos biologicos ou quimicos (BOOPATHY, 2017; TEIXEIRA;
JARDIM, 2004).

E importante frisar que o tratamento biologico é o método classico mais aplicado nas
ETE por ser uma técnica de baixo custo e pela sua versatilidade na oxidagdo de varios
contaminantes organicos. Todavia, este processo classico € eficiente apenas para a degradagao
completa de compostos organicos biodegradaveis. Por outro lado, os métodos quimicos tém
algumas desvantagens, dos quais se pode destacar a conversdo de alguns contaminantes em
subprodutos ainda mais toxicos, como ¢ o caso do uso de cloro como oxidante, o qual converte
os hidrocarbonetos em trialometanos que sao produtos ainda mais prejudiciais que os iniciais.
Por isso, ha uma necessidade de fazer um estudo prévio antes de sua utilizagdo como um método
de tratamento.

Portanto, os POA tém sido avaliados para a degradagdo de contaminantes através da
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geracdo de espécies altamente oxidantes (CLARIZIA et al., 2017).

3.3 Processos de oxidacdo avancada (POA)

Nos ultimos anos, os POA, resultantes da formacdo de radicais hidroxila (HO®)
(RAHIM POURAN; ABDUL AZIZ; WAN DAUD, 2015) e/ou sulfato (SO4*"), espécies
altamente reativas (DEWIL et al., 2017; MAZIVILA et al., 2019; RAHIM POURAN; ABDUL
AZ1Z; WAN DAUD, 2015), tém sido apontadas como tecnologias vidveis para o tratamento de
efluentes contendo CPE. Essas espécies possuem valores altos de potenciais padrao de redugao

(E%) (Equagdes 1 e 2), sendo, por isso, eficientes para oxida¢io de CPE.

HO® +e¢ + H" — H,0 E°=+280V (1)
SO4* (aq T € — SO427(aq) E° = +2,60 V (2)

Portanto, os POA se caracterizam por transformar uma vasta gama de contaminantes
organicos através da sua degradagdo pelos radicais HO® e SO4°*~. Dependendo das condigdes
operacionais, esses radicais podem levar at¢ a mineralizagao (formacao de H>O, CO; e ions

inorganicos) dos compostos-alvo (equacdes 3 e 4).

HO® + Substancia organica — H>O + Produtos de degradagdo — CO> + H2O 3)
SO4* + Substancia organica—H,O+Produtos de degradacio—CO, + H,0 + SO4>~ (4)

O radical HO* se caracteriza por uma deficiéncia de eléctrons em compara¢do com ion
OH" como uma espécie estavel (GHANBARI; MORADI, 2017; WANG; XU, 2012). Devido
ao elevado potencial padrio de redu¢io (E° = +2,80 V) e pouca seletividade nas reagdes, o
radical HO® ¢ usado na degradacdo de varios CPE e apresenta mecanismos de reagdes rapidas
(10° a 10'° vezes mais rapidamente que outros oxidantes quimicos) para uma série de compostos
organicos (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; RAYAROTH et al., 2022).

Alguns processos, tais como, sono-quimicos (MAHAMUNI; ADEWUYI, 2010),
eletroquimicos (GHANBARI; MORADI, 2015), entre outros (AHMADI; GHANBARI;
MADIHI-BIDGOLI, 2016; GHANBARI; MORADI, 2017), podem direta ou indiretamente
gerar radicais HO® e SO4°*". Os radicais HO® podem ser gerados através de reagdes que

envolvem oxidantes tais como 0zdénio (O3) e peroxido de hidrogénio (PDH; H>0O,), enquanto
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que os radicais SO4*" podem ser gerados a partir dos oxidantes persulfato (PS; S»0s>) e
monopersulfato  (MPS; HSOs) (CUERDA-CORREA; ALEXANDRE-FRANCO;
FERNANDEZ-GONZALES, 2020). Embora esses oxidantes (O3, H202, S;0s> ¢ HSOs)
possuam potenciais padrao de reducao relativamente altos (Tabela 2), quando utilizados
isoladamente, ndo podem ser eficientes para a degradacdo de poluentes biorecalcitrantes. Por
conseguinte, requerem ativagdo para a geracdo de radicais livres para a degradacdo de
contaminantes toxicos e refratarios (GHANBARI; MORADI, 2017). Na Tabela 3, sao
apresentados os valores dos potenciais redox de oxidantes quimicos comuns

(BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; GHANBARI; MORADI, 2017).

Tabela 3 — Potencial padrdo de redu¢do de alguns oxidantes

Agente Oxidante E’ (V)
Fluor (F2) 3,03
Radical hidroxila (HO®) 2,80
Radical sulfato (SO4°") 2,5-3,1
Oxigénio atdmico 2,42
Ozonio (03) 2,1
fon Persulfato (S205>) 2,1
fon monopersulfato (HSOs") 1,82
Peroxido de hidrogénio (H202) 1,77
Radical hidroperoxila (HO>*®) 1,70
Permanganato de potassio (KMnOa) 1,67
Dioxido de cloro (ClO») 1,50
Acido hipocloroso (HCIO) 1,49
Cloro (Cl2) 1,36
Oxigénio (O2) 1,23
Bromo (Br2) 1,09

Dependendo da estrutura molecular do composto-alvo, diversos mecanismos de reacao
podem ocorrer na degradagdo dos poluentes pelos radicais HO®: i) abstracdo de atomo de
hidrogénio (CUERDA-CORREA; ALEXANDRE-FRANCO; FERNANDEZ-GONZALES,
2020; MELO et al., 2009; NOGUEIRA et al., 2007), ii) adicao eletrofilica (CUERDA-
CORREA; ALEXANDRE-FRANCO; FERNANDEZ-GONZALES, 2020; NOGUEIRA et al.,
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2007) e iii) transferéncia eletronica (CUERDA-CORREA; ALEXANDRE-FRANCO;
FERNANDEZ-GONZALES, 2020; MELO et al., 2009; NOGUEIRA et al., 2007). A abstragio
de atomos de hidrogénio ocorre geralmente com hidrocarbonetos alifaticos (equagdes 5 e 6). A
adicao eletrofilica ocorre geralmente com hidrocarbonetos insaturados ou aromaticos (equagao
7) e, a transferéncia de elétrons é favorecida por reacdes que envolvem os compostos

halogenados (equagdo 8).

RH + HO® — R* + H,0 (5)
R®*+ 02 — ROy’ (6)
R R R R

>=< + OHe —3 >—-<—OH
R R R R (7)
HO® + RX — RX*+ + OH (8)

O radical SO4°* ¢ altamente reativo e é mais seletivo quando comparado ao radical HO®,
visto que reage majoritariamente por transferéncia de elétrons (GHANBARI; MORADI, 2017).
No caso do radical HO®, a transferéncia de elétrons juntamente com a abstracdo do atomo de
hidrogénio ¢ supostamente o mecanismo de reacdo que ¢ menos notdvel (GHANBARI;
MORADI, 2017; HU; LONG, 2016).

Os POA podem ser classificados em sistemas homogéneos ou heterogéneos € podem
ocorrer na presenga ou auséncia de radiagdo (Tabela 4) (RAHIM POURAN; ABDUL AZIZ;
WAN DAUD, 2015; TEIXEIRA; JARDIM, 2004). Sao heterogéneos os que ocorrem com

catalisadores solidos ou homogéneos.

Tabela 4 — Classificacdo dos POA

Tipos de processos Sistemas homogéneos Sistemas heterogéneos
Com irradia¢ao Foto-Fenton: Fe?"/H,0,/UV 03/UV
Foto-electro-Fenton 03/H20,/UV
Sono-Foto-Fenton Ti02/ZnO/Cds/UV
H20/UV, $205*/UV, HSOs/UV
Sem irradiagao Fenton: Fe?"/H,0, O3/OH"
Fenton-like: Fe**/H>0; 03 /H,0>
Sono-Fenton: Fe?*/H,0»/US Fe?"/HO/Fe**/m™"- sélido

Sono-eletro-Fenton Fe® /H,0;
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A escolha do método para uso no tratamento de efluentes depende de varios fatores, tais
como: a natureza da matriz e do contaminante, aspectos financeiros incluindo os gastos com
energia, insumos, os subprodutos gerados durante tratamento, infraestruturas, etc. Neste
contexto, ha uma necessidade de se identificar métodos que conduzam a um bom tratamento de
efluentes contaminados, visando o reuso da agua.

A combinagdo dos POA com a radiacdo UV ¢ uma das alternativas para o tratamento de
efluentes devido a propriedade fotossensivel de alguns oxidantes e a respectiva capacidade de
absorverem em uma determinada regido espectral a luz incidente da fonte da radiacdo. Essas
caracteristicas (fotosensibilidade e absor¢ao da luz) permitem a ativagdo desses oxidantes para
geracdo de radicais HO® e SO4*". Conforme descrito, neste trabalho serdo avaliados os
processos de fotdlise (UV), fotoperoxidacio (UV/H20,), fotdlise do PS (UV/S20s%) e fotolise
do MPS (UV/HSOs), como alternativas para o tratamento de efluente sanitario terciario

visando a degradagdo de CPE.

3.3.1 Fotdlise

A radiagdo UV ¢ parte do espectro electromagnético da radiagdo solar, podendo ser
dividida em UV-V (100 a 200 nm), UV-C (200 a 280 nm), UV-B (280 a 315 nm) e UV-A (315
a 400 nm) (GUARATINI et al., 2009). A a¢do da radiacdo UV sobre as moléculas organicas ¢
capaz de decompd-las através da cisdo das suas ligacdes intramoleculares ou pela geracao de
radicais HO*® da fase aquosa (KANG; KIM; ZOH, 2018). A radiagdo incidente ¢ absorvida pela
molécula, promovendo um elétron para um nivel de energia mais alta (Equag@o 9). Apds um
curto intervalo de tempo (10 a 10 s), a molécula excitada retorna ao estado fundamental
através de diversos mecanismos (Equacao 10) e/ou sofre decomposi¢do em outras moléculas

(Equagao 11).

R +hv — R* )
R* - R (10)
R* — produtos (11)

Em paralelo com a degradagdo de compostos organicos, o uso isolado de radiagdo UV-
C ou combinagdao com oxidantes (PS, H2O», percarbonato, perborato e MPS) ¢ uma forma
eficiente para desinfeccdo (GHANBARI; MORADI, 2017; GHAUCH et al., 2017; GUAN et
al., 2011; SINDELAR; BROWN; BOYER, 2014; WACLAWEK et al., 2017).
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3.3.2 POA selecionados

3.3.2.1 UV/H20:

O processo de fotoperoxidacdo (UV/H20:) ¢ considerado mais eficiente que os
processos de fotdlise e de peroxidacdo separados, devido a producdo de radicais HOe
(MONDAL; SAHA; SINHA, 2018). Neste caso, a geragdo de radicais HO® deve-se a
fotoclivagem do H>O; por meio de radiagdo UV-C (ESPLUGAS et al., 2002; LEYVA et al.,
2017; MONDAL; SAHA; SINHA, 2018). A fotolise do H>O; pela radiagdo UV gera dois
radicais HO® (equagdo 12), os quais degradam a matéria organica, formando compostos mais
simples (equagao 13).

Em geral, a fotolise de H>O» ¢ realizada sob lampadas de vapor de mercurio de baixa ou
média pressao (254 nm). Porém, a absor¢ao molar de H,O» ¢ baixa nessa regido espectral (&254
= 18,6 L mol! cm™) e podem ser necesséarias concentragdes elevadas deste oxidante para se
atingir eficiéncias de degradacdo satisfatérias (MELO et al., 2009). A lampada de mercurio
dopada com xénon que emite na faixa entre 210 e 240 nm pode ser utilizada como alternativa,
apesar do aumento dos custos associados a esta lampada (MELO et al., 2009; RICARDO et al.,
2022).

H202aq) + hv — 2HO® (ag) (12)
R-H + HO® — Produtos finais (CO2, H>0, ions inorganicos) (13)

Embora a fotolise de H>O» apresente algumas limitagdes em relacdo a outros POA,
inimeras vantagens no tratamento de substancias organicas tém sido observadas, tais como: a
ndo formacdo de lodo durante o tratamento, a completa miscibilidade com a 4gua, estabilidade
e disponibilidade comercial (MATAFONOVA; BATOEV, 2018; RICARDO et al., 2022).
Além disso, o H>O> ndo apresenta problemas de transferéncia de fase e os custos de

investimento sdo baixos (RICARDO et al., 2022).
3.3.2.2 UV/S:0s* e UV/HSO5
Enquanto os processos tipicos de oxidagao avanc¢ada sao todos baseados na oxidagdo de

contaminantes por radicais HO®, mais recentemente, o uso de radicais sulfato (SO4°*") ganhou

atencao como alternativa inovadora a esses processos. Isto ¢ atribuido ao fato de a reatividade
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do radical SO4™ ser independente do pH (DEWIL et al., 2017). Além disso, o radical SO4™ tem
uma meia-vida (ti2) superior ao radical HO® (30-40 ps versus 20 ns) em certos casos,
principalmente devido a sua preferéncia por reagir com compostos organicos durante a
transferéncia de elétrons enquanto o radical HO® atua de forma nao selectiva e participa em
varias reac¢des com igual preferéncia (LI et al., 2016a; LIN; CHEN, 2017).

O radical sulfato ¢ um poderoso oxidante com elevado potencial de oxidagdo (2,5-3,1
V) que pode ser gerado através da clivagem homolitica da liga¢io peroxo (O — O) do S20s* ou
HSOs™ durante a sua ativagao.

O PS comumente utilizado nos experimentos ¢ o de sddio (NaS>0sg) ou o de potassio
(K2S205) (WANG; WANG, 2018). Contudo, o Na>S>0s ¢ relativamente vantajoso para o
tratamento in situ devido a sua elevada solubilidade em agua (730 g L' a 25 °C) quando
comparado ao K»S;08 (WACLAWEK et al., 2017). O NaxS20g ¢ um cristal branco e tem alta
estabilidade e a solucdo aquosa deste sal ¢ acida (WANG; WANG, 2018). Tem estrutura
simétrica, a distancia da ligagio O — O é de 1,497 A e a sua energia de ligagio é de 140 kJ mol
! (GHANBARI; MORADI, 2017; IKE et al., 2018; WACLAWEK et al., 2017; WANG;
WANG, 2018).

Na estrutura do MPS, o oxigénio mais préximo do atomo de hidrogénio € reativo e
transporta o poder ativo (WACLAWEK et al., 2017). Uma vez que o oxigénio ¢ facilmente
reativo, 0 KHSOs € normalmente encontrado numa forma mais estdvel de um sal triplo branco,
2KHSO5.KHSO4.K2S04, comercialmente conhecido por Oxone®, altamente solivel em agua
(>250 g L' a 20 °C) e seguro de manusear (WACLAWEK et al., 2017; YAO et al., 2015). Vale
ressaltar que a estabilidade do MPS ¢ fortemente influenciada pelo pH, sendo estavel em meio
acido (1 <pH < 6) e basico (pH = 12). Em pH < 1, o MPS ¢ hidrolisado a H> O, (GHANBARI;
MORADI, 2017). Por outro lado, a estabilidade minima de MPS ¢ observada a pH 9, em que
as concentragdes de HSOs e SOs> sdo iguais (pKa = 9,4) (CHESNEY et al., 2016;
GHANBARI; MORADI, 2017). Em compara¢do com o PS, o MPS tem um comprimento de
ligacdo mais curto (1,46 A), o que se traduz numa maior energia de dissociagio da ligagdo (377
kJ mol™).

Conforme descrito, o PS (E°= 2,1 V) e o MPS (E° = 1,82 V) sdo por si s6 fortes
oxidantes. No entanto, & temperatura ambiente € na auséncia de um catalisador, as reagdes
desses oxidantes com compostos recalcitrantes sdo cineticamente lentas (GHANBARI;
MORADI, 2017; IKE et al., 2018). Alternativamente, a eficiéncia da reacdao pode ser melhorada
através da geracdo de radicais SO4™, uma vez que esses radicais sdo oxidantes mais fortes (E°

=(2,5-3,1V)) e, por conseguinte, mais reativos perante CPE quando comparado aos anions
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PS e MPS.

A energia para a clivagem pode ser derivada do calor (termolise), da irradiagao UV
(fotolise), da irradiacao ionizante (radidlise) ou por transferéncia quimica de elétrons (catélise)
(IKE et al., 2018). As lampadas de vapor de mercurio de baixa ou média pressao (254 nm) tém
sido eficientes para ativacdo UV de oxidantes (IKE et al., 2018). Contudo, vale ressaltar que
para o PS, algumas propriedades tais como espectro de absor¢ao UV (Amax. =215 nm (LIANG;
WANG; BRUELL, 2007)), coeficiente de extingdo molar (21,1 L mol! cm™! (IKE et al., 2018))
e a eficiéncia quantica para fotdlise (0,7 mol Einstein (IKE et al., 2018)) nio sio muito
favoraveis ao comprimento de onda da radiacdo eletromagnética incidente nessa regiao
espectral (254 nm). Portanto, a utilizagdo de comprimentos de onda UV menores do que 254
nm tem resultado numa melhor ativag¢ao de PS do que UV-254 nm (AN et al., 2015).

Para a ativagdo de PS e MPS por radiacio UV, dois mecanismos podem estar
envolvidos: i) cisdo da ligagdo O—O por entrada de energia UV (equagdes 14 e 15) e ii) producao
do elétron por molécula de 4gua combinada com a irradiacdo UV (equagao 16), o qual ativa PS

e MPS por condugdo de elétrons (equagdes 17 e 18).

S205% (aq) + hv — 2S04* (aq.) (14)
HSOs5" (ag) + hv — SO4* (aq) + HO®aq,) (15)
H20 (ag)+ Av — H®@aq) + HO (aq,) (16)
S205% (aq) + H®aq) — SO4° (aq) + SO4*(aq) + H'(aq) (17)
HSOs™(aq) + H®aq) — SO4* (aq.) + H2O(agq.) (18)

A predominancia dos radicais SO4™ € também influenciada pelo pH do meio. Em meio
neutro e basico, existe também a presenca de radicais HO® e superdxido (O2*") resultantes da
ativacao de PS e MPS (equacdes 19 a 24) (IKE et al., 2018; WANG; WANG, 2018). Com a
concentracao de ions HO™ mais baixa, a produgao de radicais € limitada a dissociacao homolitica
espontanea do PS (Equagdo 21) (IKE et al., 2018). Em meio basico, o radical SO4*~ pode ser
removido por ions HO™ (equagdo 26) favorecendo a reagdo direta da equacdo 25 (geragdo de
radicais SO4*") que, juntamente com a reacdo da equagao 27 aumenta a decomposigao do PS
(IKE et al., 2018). Além disso, o valor alto da constante da reacdo da equacdo 26 assegura a

predominancia do radical HO® (IKE et al., 2018).

HSO5 (aq) + H2O(aq) = H202 (aq) + HSO4™ (aq) (19)
H202(aq) + HO (aq.) = H20(aq.) + HO2 (aq.) (20)
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HSO5 (4, + HO2 ™ (ag) — H20qg) + S04 (ag) + 'O2 21)
H202 (aq) = 2HO®(aq) (22)
$306% (ag + 2H20(aq) > 2804% (aq) + HO gy + 3H e (23)
HO2™ (ag) + $2087aq) = SO4*~ (aq) + SO+ (ag) T 02* (aq) + H'aq)) (24)
208 (aq) =2 SO4* gy k=8,8 X105 M 5! 25)
SO4* (aq) + HO (aq) — SO4* (aq)+ HO®aq) k=6,5+1,0 x 10" M5! (26)
82087 ag) + HO®(aq) — HSO4 (aq) + SO4* (aq) + 502000 27)

Embora a ativagdo basica dos oxidantes PS e MPS permita a geracdo de diferentes
espécies radicalares favoraveis aos POA, o uso do meio basico para o tratamento de matrizes
aquosas contendo CPE pode afetar a especiagdo dos compostos-alvo (OXB e PPB) (Figura 7)
e dos diferentes compostos organicos presentes na matriz. Além disso, serd necessario ajustar
o valor de pH para meio neutro apds o tratamento (WANG; WANG, 2018). Portanto, os POA
sdo afetados por alguns parametros operacionais e a avaliagdo prévia desses parametros visando
otimizé-los ¢ extremamente importante para obtenc¢ao de eficiéncias de degradacgdo satisfatorias

apos aplicacdo de qualquer POA.

3.3.3 Parametros operacionais dos POA avaliados

A eficiéncia dos processos de fotdlise de oxidantes depende de alguns parametros
operacionais: pH, concentragdes dos oxidantes e dos CPE, temperatura e composicao da matriz
(presenca de anions — carbonato/bicarbonato, fosfato, cloreto, sulfato, etc).

Em valores de pH abaixo de 2,0, a velocidade de degradagio diminui, pois os ions H"
em altas concentragdes podem sequestrar radicais HO® (equagdo 28) (GHANBARI; MORADI,
2017; GOU et al., 2021; MACHULEK et al., 2012). Por outro lado, o potencial padrao de
reducdo dos radicais HO® se torna menor em valores de pH mais altos e ocorre a decomposicao
rapida de H>O>, (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; GOU et al., 2021). Embora a
ativacdo dos oxidantes PS e MPS independa de pH, menores cinéticas de ativacdo de MPS
podem ser observadas em valores de pH baixos devido a maior estabilidade deste oxidante em
meio acido (pH<6,0) (GHANBARI; MORADI, 2017). A semelhanca dos radicais HO®, maior
concentra¢do de ions H" também pode competir com os compostos-alvo por radicais SO4°*~

(Equagdo 29) (GHANBARI; MORADI, 2017; WANG; WANG, 2018).
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HO® (ag) + H'(ag) + € — H20qq,) (28)
SO4* (aq) + H'(aq) + €— HSO4* 4q) (29)

Em relagdo a concentracao dos oxidantes, ¢ importante avaliar sua concentragdo, uma
vez que a eficiéncia do processo aumenta até uma determinada concentragdo. Quando em
excesso, o PDH pode atuar como sequestrador do radical HO®, reduzindo a eficiéncia do
processo de degradacao. Isso ocorre pelo fato de favorecer a formagao do radical hidroperoxila
(HO?") (equagdo 30), o qual apresenta um menor potencial de reducao (+1,42 V) quando
comparado ao radical HO®, além de favorecer reacdes de combinacdo (equagdo 31) e
competicdo com os compostos-alvo por radicais HO" (equagao 32) (MELO et al., 2009; RAHIM
POURAN; ABDUL AZIZ; WAN DAUD, 2015; SILVA et al., 2021).

HzOz(aq,) + HO* (aq) — HOz'(aq,) + HzO(aq,) k= 3,3x 10" L mol! s (30)
HO:z® (aq) T HO®(aq) = H2O(aq,) + O2g) k="7,1x 10° L mol! s (32)

O excesso da concentracgdo dos oxidantes PS e MPS também atua como sequestrador de
radicais SO4*~ (Equagdes 33 e 34), reduzindo a eficiéncia de degradacdo dos compostos-alvo

(YANG et al., 2019).

$205” (ag) + SO04° (a—S205""* (aq) T SO+ (ag) (33)
HSOs™ (aq) T SO4° (ag— HSO4™ (ag) + SO5*™ (ag) (34)

O aumento da concentracao inicial dos CPE pode influenciar negativamente a eficiéncia
do processo de degradacdo e isso pode requerer mais tempo de irradiagdo e/ou ainda uma
ampliacdo da concentragdo dos oxidantes para fornecer radicais HO" e SO4*~ adequados para a
reacdo (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014; YANG et al., 2019).

A temperatura também pode aumentar ou reduzir a eficiéncia do processo de
fotodegradagdo. A temperatura ambiente de 20-25 °C tem sido viavel nos processos de
fotodegradagdo, pois, o uso de temperaturas superiores a 50 °C deve ser evitado, visto que
favorece a decomposicdo térmica do PDH (BABUPONNUSAMI; MUTHUKUMAR, 2014).
Sob a influéncia de temperaturas elevadas (>300 °C), o MPS se decompde em SO> e SO3

(WACLAWEK et al., 2017).
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Um dos principais inconvenientes dos processos de fotolise de oxidantes aplicados ao
tratamento de efluentes orgénicos ¢ a complexidade da composi¢do da matriz. A eficiéncia dos
processos pode ser fortemente afetada pela presenca de ions inorganicos (carbonatos,
bicarbonatos, cloretos, fluoretos, brometos, fosfatos e sulfatos) e matéria organica na matriz de
efluente de ETE, os quais competem com os compostos-alvo por radicais HO" ¢ SO4*~ (YANG
etal., 2019).

Vale ressaltar que a matéria organica compete com os oxidantes por radiagao UV, visto
que contém espécies com grupos cromoforos capazes de absorver a luz UV. Além disso, teores
elevados de matéria organica (maior turbidez) dificulta a penetragdo da radiacdo UV na solugao
a ser tratada (WACLAWEK et al., 2017; YANG et al., 2019), diminuindo a eficiéncia quantica
de fotolise dos oxidantes. Quanto aos ions inorgénicos, seus efeitos sequestrantes de radicais
OH* e SO4* (equagdes 35-40) culminam com a geracao de espécies radicalares menos reativas
e reagdes de oxidacdo envolvendo essas espécies geradas (WACLAWEK et al., 2017; YANG
et al., 2019).

HO® 4+ Cl a9— CIOH® oy  k=3,0-4,3x 10° L mol ' 5! (35)
SO4* (aq)F Cl (ag9— SO4* (ag) + Cl1°ag) k=3,0x 108 L mol ' s~ (36)
HO® (aq+ HCO3 ™ (a9— H20q) + CO3* (ag) k=nx 10" L mol s (37)
SO04* (aq)+ HCO3™ (ag— SO4% (a9 + HCO3%aqy k=2,8-9,1x 10° L mol ' 5! (38)
HO® (a9 + CO3% (ap—HO (ag) + CO3* (aq) k=4,0x 10 L mol ' s™! (39)
SO04* (ag) + CO3* (ag— SO4* (aq) + CO3* (a9 k=6,1-410 x 10° L mol ' s (40)

Os ions nitrato apresentam efeito sequestrador em alta concentragcdo para os radicais
SO4*~ (Equacao 41) (GHANBARI; MORADI, 2017; ZHOU et al., 2015), enquanto que os ions
fosfato demonstam um efeito sequestrador para radicais HO* (GHANBARI; MORADI, 2017,
SATO et al., 2007).

S04° a9+ NO3™ (aqp— SO4> (aq) + NO3°(aq) (41)

A ordem de efeito inibitorio de alguns anions seguiu S,03* > HCO3 > CO3* > NO, >

HCOO > CI' > HPO4> > NOs > H,PO4 > SO4* > CH3;COO" (GHANBARI; MORADI, 2017).
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3.3.4 Aplicagdo dos UV-C, UV/H>02, UV/PS e UV/MPS para degradagdo dos CPE

Os POA selecionados para este estudo ja foram avaliados para a degradagdo de
diferentes CPE em diversas matrizes aquosas.

Os processos UV-C, UV-C/PDH, UV-C/PS e UV-C/MPS ja foram aplicados visando
investigar a degradagao da nitroguanidina em aguas residuais nao tratadas de uma instalagao de
producdo de muni¢des (TERRACCIANO et al., 2022). Melhor eficiéncia de degradagao (tanto
em relacdo a concentracdo inicial do oxidante (25 mmol L") bem como do composto-alvo (<
24 mmol L)) foi obtida pelo processo UV-C/PS (TERRACCIANO et al., 2022). No entanto,
a taxa de degradacdo de nitroguanidina por UV-C/PS pareceu ser fortemente afetada pelo pH
inicial em comparagdo com os processos UV/PDH e UV/PMS, com a taxa global mais baixa a
pH > 8,0 (TERRACCIANO et al., 2022).

Wang e colaboradores (2022) compararam a eficacia dos processos UV-C/MPS e UV-
C/PDH para o tratamento de aguas residuais de pasta de papel. Nessa comparagdo, constatou-
se que o processo UV/MPS produziu um efluente de qualidade superior ao processo UV/PDH,
medida pelas eficiéncias de remogao da demanda quimica de oxigénio (DQO) (48% e 64% para
os processos UV/PDH e UV/PMS, respectivamente) apoés 60 min. Os autores constataram
também que a intensidade da radiagdo UV teve um impacto positivo na degradacdo dos
poluentes. Vale ressaltar que a radiacdo UV pode fornecer energia suficiente para quebrar a
ligacdo peroxido e a energia da ligagdo peroxido foi estimada em 33,5 kcal/mol em MPS e 51
kcal/mol em PDH, o que indica que o MPS pode ser quebrado mais facilmente do que o PDH
(KIEJZA et al., 2021). Além disso, os testes com sequestradores de radicais demonstraram que
o radical HO® foi a espécie reativa majoritaria no processo UV/H>0», enquanto que os radicais
HO® e SO4* co-existiram no processo UV/MPS (WANG et al., 2022).

Outrossim, a degradacio das halocetamidas contendo dicloroacetamida (2 umol L) e
tricloroacetamida (2 umol L) foi estudada pelo processo UV-C/MPS e durante a investigagio
das matrizes de 4gua incluindo CI" (0,5 mmol L!), HCOs™ (0,1 mmol L) e 4cido hiimico (0,5
mg L), constatou-se que o0 HCO;3™ e os 4cidos humicos inibiram o processo de degradagio
enquanto que a influéncia de CI™ foi negligenciavel na degradacao (ZHOU et al., 2020).

O micropoluente 3,5-diclorofenol (2 mg L) foi também sujeito a tratamentos UV-C e
UV-C/PS em aguas residuais urbanas tratadas simuladas a pH 6,8 e, completa degradagado foi
obtida apos 100 e 60 min de tratamento UV-C e UV-C/PS, respectivamente (UCUN et al.,
2020). Nesse estudo, as amostras originais (antes de tratamento) e tratadas por processo UV-

C/PS nao foram tdxicas para a fotobactéria Vibrio fischeri (V. fischeri). Contudo, a toxicidade
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da fotobactéria Pseudokirchneriella subcapitata aumentou de 20% para 47% ap6s 80 min de
tratamento UV-C/PS.

O processo UV-C/PS foi também utilizado para degradacdo do antibiotico
sulfacloropiridazina em aguas subterraneas e melhor eficiéncia foi obtida em condic¢des acidas
do que em condicdes basicas (DAN et al., 2020). Melhor eficiéncia de degradacdo (>99%) e
40% de mineralizagao do antibidtico foram obtidas com aumento da concentragao inicial de PS
de 0,25 para 4,0 mmol L' apds 2 h de tratamento (DAN et al., 2020). O estudo de extingdo de
radicais em pH 6,3 indicou que tanto o radical SO4*" como o HO® contribuiram para a
degradagao do antibidtico e o radical SO4°~ foi a espécie majoritaria (DAN et al., 2020).

Em relagdo aos compostos-alvo deste estudo, nomeadamente, PPB, FIP ¢ OXB, um
artigo de revisdo sobre os POA aplicados para o tratamento de diferentes matrizes aquosas
contendo esses compostos foi recentemente publicado por Ricardo et al. (2022).

A degradacdo da OXB em 4gua deionizada através das reacdes UV/PDH e UV/PS
exibiu cinética de pseudo-primeira ordem em ambas reagdes e a eficiéncia de degradacao foi
maior no processo UV/PS (39,96(x0,09) x 107 s') reacdo comparado ao UV/H»0;
(22,63(£0,15) x 107 s™) (LEE; LEE; ZOH, 2021). Além disso, a inibi¢io da bioluminescéncia
em V. fischeri devido a OXB e os seus produtos de transformag¢ao diminuiram mais rapidamente
na reacdo UV/PS do que no UV/H202 (KANG; KIM; ZOH, 2018). Em ambos processos, as
eficiéncias de degradagdo da OXB foram mais elevadas a pH 6,0 e aumentaram linearmente
com o aumento da concentra¢io inicial dos oxidantes de 12,5 para 100 pmol L' (LEE; LEE;
ZOH, 2021).

Em agua de piscina, a oxidagao fotoquimica dos filtros UV incluindo a OXB (9,1 pg L
1 pelo processo UV-C/PDH em pH 6,4-7,2 e concentragdo inicial de 20 mg L' de H>0», a
eficiéncia de degradacdo de OXB foi > 95% em menos de 6 min de tratamento (CELEIRO et
al., 2018).

Uma taxa de degradacio baixa (54,5%) de OXB (1,14 mg L) foi obtida em 4gua de
mar apds 60 min de tratamento UV-C/PS em pH 7,2 e esse resultado foi atribuido a presenca
de ions inorganicos (CI°, Br e HCOz3") na matriz, os quais favoreceram a conversao de radicais
SO4°*” em espécies halogenadas menos reativas e CO3*” (LUO et al., 2019).

Em suma, estudos avaliando a aplica¢dao dos processos UV-C/PDH, UV-C/PS e UV-
C/MPS para a degradacdo simultanea e/ou isolada dos compostos-alvo (FIP, OXB e PPB) e,
em matriz real e complexa, como ¢ o caso de efluente de ETE (principal fonte de CPE), sdo
escassos. Portanto, estudos visando avaliar a aplicagao real desses POA para degradacao de

CPE sdo necessarios.
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4 MATERIAIS E METODOS
4.1 Reagentes

e Fipronil (Ci2H4CLFsN4OS) (Sinochem Ningbo)-98,77% (m/m) (Lian Yun Gang-
Jiangsu, China);

e Propilparabeno (C10H1203) (Sigma-Aldrich)-99% (m/m) (Sao Paulo, Brazil);

e Oxibenzona (Ci4H1203) (Sigma-Aldrich)-98% (m/m) (Sao Paulo, Brazil);

e Naproxeno de sodio (C14H13NaOs) (Sigma-Aldrich) com pureza superior a 99% (m/m);

e Acido sulfurico (H2S0O4) (Dindmica) (Indaiatuba, Brasil);

e Acido acético (CH;COOH) (Panreac) (Barcelona, Espanha);

e Acetonitrila (HPLC/UV) - J.T. Baker;

e Oxalato de 0xido de titdnio e potassio dihidratado (C4aK209T1.2H>0) (Sigma-Aldrich)
(= 90%) (Sao Paulo, Brasil);

e Peroxido de hidrogénio PA (H202) (Synth) - 30% (m/v) (Diadema, Brasil) -
Padronizado com KMnO4;

e Sulfito de sodio (Na2SO3) anidro PA (Synth) (Diadema, Brasil);

e Tiossulfato de sddio pentahidratado(Carlo Erba) — 99,5% (m/m) (SP-Brasil)

e Metanol grau HPLC/UV (CH3OH) (T. J. Baker) (Xalostoc, México);

e Acido acético (CH;COOH) (Panreac) (Barcelona, Espanha);

e Persulfato de sodio (Na2S20g) PA (Neon Comercial Ltda) (Suzano-SP, Brasil);

e Oxone® - composto de monopersulfato (HKOsS - 0.5HKO4S - 0.5K>04S) (Sigma-
Aldrich) (Cotia — SP, Brasil);

e Jodeto de potassio (KI) PA-ACS (Neon Comercial Ltda) (Suzano-SP, Brasil);

e Bicarbonato de s6dio (NaHCO3) PA-ACS (Dinamica).

e Sulfato de mercurio (HgSO4) (Synth) — 99% (m/m);

e Sulfato de prata (Ag2SO4) —(Synth) — 99% (m/m);

e 1,10 - Fenantrolina (C12HsN>.H>O) (Synth) — 99% (m/v);

e Dicromato de potassio (K2Cr207) — (Vetec) — 99% (m/m);

e 2-propanol (C3HgO) (Synth) — 99% (v/v);

¢ Fenol (CsHsOH) (Synth) — 99% (m/m).
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4.2 Equipamentos e materiais

e Agitador magnético 752A (FISATOM);

® Analisador de carbono TOC-L CPH/CPN (SHIMADZU);

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

e Bomba de vacuo (PRISMATEC);

e Bloco digestor para DQO (HACH);

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

e Condutivimetro TEC4-MP (TECNAL);

e Deionizador de agua Milli-Q Plus — Millipore;

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

e Estufa TE-396/1 (TECNAL);

e Membranas de filtragdo 0,45 pm de PTFE/B (Unichro®);

e pHmetro (TECNAL);

e Seringas de 3,0 mL;

e Turbidimetro 2100Q (HACH);

e Para determinacao de DBOs foi utilizado um sistema composto por: Oxitop [S-6 WTW,
mesa agitadora de amostras e, uma incubadora DBO (TE-371 Modelo - TECNAL) com

controle de temperatura a 20 ° C.

4.3 Efluente sanitario terciario da ETE

As amostras de efluente da ETE foram fornecidas pelo Departamento Municipal de
Agua e Esgoto (DMAE) e coletadas na Estagdo de Tratamento de Esgoto (ETE Uberabinha),
da cidade de Uberlandia — Minas Gerais, Brasil (18°55'08"S, 48°16'37"W), em 20 de Julho de
2022. Atualmente, a estacdo tem capacidade maxima de tratamento de 2,2 m? s de esgoto e
recebe para tratar em média 1,5 m> s de esgoto bruto, o que corresponde a 95% do esgoto
coletado em Uberlandia, uma cidade com mais de 670000 habitantes (AMILDON RICARDO
et al., 2018). Vale ressaltar que o municipio de Uberlandia segue como referéncia em matéria
de saneamento basico com indicadores de destaque a nivel nacional, sendo o segundo melhor

em tratamento de dgua e esgoto do pais, se mantendo como o primeiro de Minas Gerais ha mais
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de 10 anos consecutivos. A coleta foi efetuada no canal de flotacdo apos etapas de tratamento
preliminar (gradeamento, peneiracdo e desarenagdo), anaerobio (tratamento bioldgico) e
terciario (coagulacao-floculacao (cloreto férrico (FeCls)) e flotagdo), pelo fato da tecnologia
avaliada neste trabalho vir a ser aplicada como uma etapa complementar para melhorar a
qualidade do efluente em termos de degradagdo dos CPE e desinfeccdo, visto que lampadas
UV-C foram utilizadas e sdo eficazes para eliminar organismos patogénicos. A caracterizagdo
fisico-quimica do efluente (Tabela 5) foi realizada nos dias subsequentes a sua coleta.
Posteriormente, o efluente foi armazenado em recipientes plasticos (bombonas) e mantido sob

refrigeracdo a 4° C até a realizag@o de experimentos.

4.4 Analises quimicas

A eficiéncia dos processos de degradacdo dos compostos-alvo foi determinada e
avaliada através das seguintes andlises quimicas: monitoramento da concentracdo dos

compostos-alvo e do consumo dos oxidantes PDH, PS e MPS.

4.4.1 Monitoramento da concentragdo dos compostos-alvo

A concentragdo de cada composto-alvo foi determinada por cromatografia liquida de
alta eficiéncia (HPLC) (Shimadzu, LC-6AD), equipado com detector de arranjo de diodos
(DAD), modelo SPD-M20A (Shimadzu), disponivel na Rede de Laboratorios Multiusuérios da
Universidade Federal de Uberlandia. A fase estaciondria foi composta por uma coluna C-18
Phenomenex de fase reversa. Uma eluigdo isocratica foi aplicada utilizando uma fase moével
composta por 75% de metanol grau HPLC e 25% de acido acético (HAc) (0,01% v/v) em agua
Milli-Q. O mesmo tipo de elui¢do e fase movel foram também utilizados para determinagdo da
concentragdo do NAP, porém, na propor¢do de 65% de metanol e 35% de HAc. Em cada
injecdo, 50 uL da amostra foram eluidos pela coluna a uma vazio de 1 mL min™'. As curvas
analiticas de cada composto-alvo foram feitas mediante injecao no cromatografo (em triplicata)
de solugdes de NAP e da mistura contendo FIP, OXB e PPB em diferentes concentragdes (entre
1,25 a 120,0 ug L"), preparadas a partir de uma solugio estoque (em acetonitrila para FIP, OXB
e PPB e em 4gua deionizada para NAP) de concentracio 0,5 g L', em baldes volumétricos de
10,00 mL para cada concentragao.

A degradagao média da mistura (C/Co) foi avaliada calculando a diferenga entre a média

das concentragdes iniciais em comparagdo com a média das concentragdes apds um
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determinado tempo de reacao para a soma dos compostos alvo (Equagao 42):

_ 2Co-XCrw
C/Cy = Eoe-Llon )

onde: Co ¢ a concentracdo inicial de cada composto alvo, wi ¢ a % em peso de cada

contaminante ¢ C; ¢ a concentracao de cada composto alvo em cada tempo de amostragem.
4.4.2 Determinag¢do do consumo de peroxido de hidrogénio — PDH

O consumo dos oxidantes foi determinado por espectrofotometria de absorcao
molecular na regido UV-Vis.

O PDH foi quantificado usando o método do oxalato de titanio (USP
TECHNOLOGIES, 2015). O principio do método consiste na reagdo do PDH com o oxalato de
oxido de titanio e potdssio dihidratado em solucdo acida (H2SO4/H20) para formar o complexo
amarelo de 4cido pertitinico (Equagdao 43). O complexo colorido ¢ medido
espectrofotometricamente a 400 nm. Vale ressaltar que este método permite determinar baixas

concentracoes de PDH.
Ti4+(aq,) + H202)+ 2H200y — H2TiO4qy + 4H (aq.) (43)

Para determinagdo da concentra¢do do H20:, adicionou-se em um tubo 500,0 pL de
acido sulfurico (1:17) (v/v), 400,0 uL de oxalato de titanio e potassio e 4100 pL da amostra

contendo o oxidante.
4.4.3 Determinagdo do consumo de persulfato-PS e de monopersulfato-MPS

O PS foi quantificado por meio do método espectrofotométrico, utilizando-se uma
solucdao com iodeto de potassio (KI). Na presenca de excesso de iodeto, o PS ¢ reduzido a ions
sulfato enquanto iodeto ¢ convertido em iodo, gerando uma solug¢do de coloragdo amarela (I»)
(equagdo 44). A concentracdo de PS ¢ proporcional a concentragdo de iodo, a qual pode ser
determinada por espectrofotometria, monitorando-se a absorbancia em 400 nm e convertendo

o sinal analitico em concentragcdo por meio de uma curva analitica.
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S208% (aq)) T 2L (aq.) — SO4*(aq) + Las) (44)

O MPS foi determinado pelo método espectrofotométrico que permite determinar a
parte ativa do Oxone sem realizar titulagdo iodométrica (WACLAWEK; GRUBEL; CERNIK,
2015). Ao adicionar-se 0 MPS a uma solucao de iodeto € possivel observar uma cor amarela
resultante da transformacao do iodeto em iodo (Equacao 45), formando um complexo com

absor¢ao maxima em 400 nm. A intensidade da cor independe do pH na faixa de 2,5 a 10,0.

HSOs (aq )t 21 (ag) — SO4* (ag) + Los) + OH (aq) (45)

A oxidag¢do do KI pelo ar pode ser evitada adicionando-se bicarbonato de soédio
(NaHCO:3) a solugdo (LIANG et al., 2008). Para determinagdo das concentracdes de PS e de
MPS, adicionou-se 3000 pL da solucdo de KI contendo NaHCO; e 2000 pL. da amostra
contendo PS e/ou MPS e as leituras espectrofotométricas das amostras foram realizadas apos

15 min das rea¢des das equacdes 45 e 46.

4.5 Experimentos de fotodegradacao

Todos os experimentos de fotodegradacao foram realizados a escala laboratorial em um
recipiente de vidro escuro (5,5 cm de profundidade, 0,13 cm de largura e 5,0 cm de caminho
optico) sob agitagao magnética. 500 mL da solucdo de efluente de ETE contendo NAP (100 pg
L") e/ou mistura de FIP, OXB e PPB (100 pug L™ para cada CPE) foram mantidos sob agitagio
magnética e expostos a irradiagdo fornecida por duas ldmpadas UV-C de 8 W separadas
paralelamente entre si por uma distancia de 3,5 cm e posicionadas a 1 cm acima do topo da
superficie do reator (Figura 5). Essa solugdo foi preparada a partir da solugdo estoque de NAP
(500 mg L' preparada em 4gua deionizada) e/ou da mistura de FIP, OXB e PPB (500 mg L

para cada CPE preparada em acetonitrila).



46

Figura 5 — Sistema completo do reator fotoquimico utilizado durante os experimentos de

fotodegradacao sob radiagcao UV-C.

Fonte: Gongalves (2022).

Uma aliquota foi retirada da solugdo inicial (0 min) para analise HPLC. O oxidante e/ou
oxidante e agente sequestrador (dependendo do tipo de experimento) foi/foram entdo
adicionado(s) a solu¢do e na sequéncia, o efluente foi exposto a irradiagdo e as aliquotas foram
amostradas para andlise cromatografica e quantificacdo da concentragio de PDH, PS, MPS
(dependendo do POA) em tempos pré-estabelecidos (20 min para os experimentos de testes
com agentes sequestradores € 2, 4, 6, 8, 10, 12, 15 e 20 min para o restante dos experimentos).
Para as analises cromatograficas, as amostras foram previamente filtradas em membranas de
poro 0,45 um (PTFE/L) e foi adicionado um excesso de sulfito de sddio (Na2SOs) as amostras,
o qual atua como agente redutor, consumindo o PDH e MPS em solug¢do impedindo a formagao
de radicais reativos, cessando assim a degradacdo dos compostos-alvo (Equagdes 46 ¢ 47). O
mesmo procedimento foi realizado durante os experimentos contendo PS, porém, utilizando-se

o tiossulfato de sodio (Na2S>03) (Equagdes 48).

SO5*(aq) + H202(a) = SO4>(aq) + H20q) (46)
SO32'(aq.) + HSO5(aq) — SO42'(aq.) + HSO4 (aq, 47)
282032-(aq.) + 82082-(aq.) - 28042-(aq.) + S4O62-(aq.) (48)

Para todos os experimentos, o monitoramento de pH foi feito somente para as amostras

inicial (0 min) e final (20 min).
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Antes da avaliagdo dos parametros operacionais, foram feitos experimentos controle
(fotolise UV-C dos compostos-alvo em diferentes valores de pH (3,0; 7,0 (natural da matriz) e
11,0) visando elucidar a contribui¢ao individual e combinada (adi¢ao do oxidante) da radiagao
UV-C na degrada¢ao dos compostos-alvo pelos POA propostos.

Em pH 7,0 (natural da matriz) foram realizados dois conjuntos de experimentos a fim
de determinar as melhores condi¢des de parametros operacionais ([PDH], [PS] e [MPS]) e
identificar os principais mecanismos de reagdes envolvidas em cada POA proposto: (i) o efeito
da concentragdo inicial de cada oxidante (100, 200, 400 e 600 pmol L) e (ii) a comparagio da

eficiéncia de degradagdo dos compostos-alvo com o NAP (o qual reage preferencialmente por

transferéncia de elétrons (SILVA et al., 2021)) pelos processos propostos, sob a melhor
concentracio de cada oxidante (400 pmol L).

Sob a melhor concentracio de cada oxidante (400 pmol L"), também foram realizados
dois conjuntos de experimentos a fim de avaliar a influéncia de pH inicial e a contribui¢do
individual (na auséncia da radiagdo) de cada oxidante na degradacdo dos compostos-alvo: (i) o
efeito do pH inicial (3,0; 7,0 e 11,0) em cada POA (UV-C/PDH, UV-C/PS e UV-C/MPS) e (ii)
experimentos controle utilizando as melhores concentragdes de cada oxidante no escuro a pH
7,0 (natural da matriz de ETE).

Sob os valores de pH inicialmente avaliados (3,0, 7,0 e 11,0), foi feito um conjunto de
experimentos a fim de avaliar o efeito de agentes sequestradores de radicais HO+ e SO4 na
degradacao dos compostos-alvo sob irradiagdo UV-C: o efeito de agentes sequestradores (2-
propanol e/ou fenol) em cada POA avaliado. Uma vez que a fotdlise dos oxidantes PDH e PS
gera respectivamente radicais HO» e SO4™ e, a do MPS ambos radicais (HO+ e SO47), os testes
com agentes sequestradores visaram identificar a espécie radicalar majoritaria responsavel pela
degrada¢do em cada processo. A escolha dos agentes sequestradores foi baseada nas
velocidades de reagdo desses sequestradores com os radicais, que sdo maiores: 2-propanol
(ksos— = 6,9x10" mol™' L s7!; kno. = 3,0x10° mol ™' L s7') (LIANG; SU, 2009) e fenol (ksos.— =
8,8x10° mol ! L's™!; kno. = 6,6x10° mol™! L s™") (LIANG; SU, 2009). Em cada teste, adicionou-
se 10 mmol L™! de cada agente sequestrador para verificar o efeito causado nos radicais.

Teoricamente, a mineralizagdo completa de FIP, OXB, PPB e NAP necessita
respectivamente de 7,8, 13,6, 12,8 e 13,9 pmol L' de PDH (Equagoes 49-52). Porém,
concentragoes iniciais de PDH entre 7 e 77 vezes maiores que os valores tedricos necessarios
para a mineralizacdo de FIP, OXB e PPB foram utilizadas devido a presenga de matéria

organica natural do efluente de ETE (DQO= 181 mg L'!; demanda de 11,3 mmol L' de H,0»



48

para levar a completa mineralizagao).

PPB: Ci10H1203() + 23H2020) — 10CO2g) + 29H20q) (49)
OXB: C14H1203(5) + 31H202¢0) — 14CO2) + 37H20q) (50)
FIP: Ci2H4CLFsN4OS(sy+34H2025) — 12C02g)+2C1 (aq ) +6F (aq)+SO04% (aq)T4N O3 (aq )+
29H20()+ 14H (aq) (51)
NAP: C14H1403(aq) + 32H202(aq) = 14CO2(g) + 39H20q) (52)

Todos experimentos foram feitos em duplicata e os nimeros mostram valores médios

com barras de erro de desvio-padrao.

5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 Caracterizacio do efluente sanitario terciario

O efluente sanitario terciario (efluente da ETE Uberabinha) utilizado como matriz
aquosa para simular uma contaminagao real com os compostos-alvo apresenta uma composi¢ao
complexa (matéria organica, bicarbonato, cloreto, sélidos totais suspensos e volateis, etc), o que
pode interferir no processo de degradagdo. Os parametros fisico-quimicos de caracterizacao
dessa matriz (Tabela 5) foram determinados mediante analises feitas no Laboratério Bioética
Ambiental e no laboratério de pesquisa do grupo (Laboratério de Quimica Ambiental

(LaQAmb) da Universidade Federal de Uberlandia).
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Tabela 5 — Caracterizagao fisico-quimica e bioldgica da amostra de efluente sanitario terciario

Parametro Unidade Valor
pH - 7,0
Cor aparente mg L' Pt/Co 271
Cor real mg L' Pt/Co 61
Turbidez NTU 25
Solidos totais mg L™ 452
Solidos dissolvidos mg L™ 438
Solidos suspensos mg L™ 14
Condutividade uS cm™! 717
Demanda quimica de oxigénio (DQO) mg O, L 181
Demanda bioquimica de oxigénio (DBOs) mg O, L 70
Cloreto mg L™ 185
Ferro mg L 0,63
Carbono total mg C L! 55,54
Carbono inorgéanico mg C L! 33,90
Carbono organico mg C L! 21,64
Sulfato Total* mg L 73,5
Nitrogénio amoniacal* mg L' 37
Fosforo total* mg L! 0,74
Surfactantes* mg L 0,95
Escherichia Coli* NMP/100 mL 1,43x10*

* — Dados fornecidos pelo Laboratdrio de Bioética Ambiental.

NTU: Unidade de Turbidez Nefelométrica pS em ~!: microsiemens por centimetro

NMP: ntimero mais provavel

Fonte: A Autora, 2022; Bioética Ambiental (2022).

5.2 Avaliacao do método analitico para determinac¢io dos compostos-alvo

Inicialmente, foram obtidos espectros de absor¢do (190 — 800 nm) de cinco solugdes

preparadas em efluente da ETE (uma de cada um dos trés compostos-alvo, uma da mistura dos
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compostos-alvo e outra, apenas da matriz do efluente da ETE) em diferentes valores de pH (3,0,
7,0 e 11,0), com o objetivo de determinar o comprimento de onda de maxima absor¢ao a ser
utilizado nas analises cromatograficas de cada composto-alvo, bem como verificar o efeito do
pH em possiveis deslocamento(s) da(s) banda(s) de maxima absor¢ao (Anexo I). A
concentragio inicial de cada composto-alvo nessas solugdes foi de 100 pg L. Porém, nessa
concentragdo observou-se que a composi¢ao do efluente da ETE compete fortemente com os
compostos-alvo pela radiagdo, o que € justificado pela sobreposicao dos espectros das solugdes
da matriz de efluente da ETE com os das solugdes contendo pelo menos um dos compostos-
alvo (Anexo I). Assim, para determinar o comprimento de onda de maxima absorc¢ao de cada

composto-alvo, foi utilizada uma concentragdo inicial mais alta (20 mg L) (Figura 6).

Figura 6 — Espectros de absor¢do molecular na regido UV-Visivel das solucao de (a) FIP, (b)
OXB, (c) PPB e (d) da mistura deles preparadas em efluente da ETE e em diferentes valores de
pH. Condigdes iniciais: [FIP] = [PPB] = [OXB] =20 mg L.
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Fonte: A Autora, 2022.

O FIP apresentou uma unica banda com maxima absor¢ao em 279 nm (Figura 6a) e nao
houve deslocamento da banda em relacdao ao pH, o que esta coerente com a espécie de FIP que
¢ majoritaria em uma ampla faixa de pH (Figura 7a). Comportamento semelhante foi
observando em pH 3,0 e 7,0 para a OXB e o PPB, cujas bandas de absor¢ao foram 289 nm e
256 nm, respectivamente (Figuras ¢ € d). Porém, em pH 11,0 houve deslocamento batocromico

da banda de maxima absor¢ao de cada um desses compostos para 372 nm (OXB) e 298 nm
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1

(PPB) (figuras 6¢c—d). Esses deslocamentos estdo coerentes com os diagramas de especiagao

desses compostos (Figura 7b—c). Em pH 11,0, a OXB e o PPB s existem na forma dissociada

e uma vez que as estruturas quimicas das formas neutra e desprotonada sdo distintas, a

absortividade molar desses compostos pode ser afetada. Porém, a desprotonagao da OXB ¢ PPB

ocorre no grupo -OH, o qual embora cause mudanca no comprimento de onda maximo do

cromoéforo em pH 11,0, isolado, ndo absorve luz UV ou visivel por ser um grupo auxocromo.

Vale ressaltar que em compostos aromaticos, grupos que retiram elétrons (-OH, -Cl, -Br, -CH3,

-OCHs;, -NH2) ndo causam, essencialmente, nenhum efeito na posi¢do da banda de absorcao

secundaria, a ndo ser que o grupo que retira elétrons seja também capaz de agir como um

cromoforo (PAVIA et al., 2010).

Figura 7 — Diagrama de especiagdo de (a) OXB, (b) FIP e (c) PPB em fun¢ao do pH.
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fase mével uma mistura isocratica de metanol/HAc (0,01 % v/v) na propor¢ao 75:25 (% v/v)
(MARSON et al., 2022). Essa mistura isocratica, porém na propor¢ao 65:35 (% v/v), foi

também utilizada para determinacdes cromatograficas do NAP a 230 nm (Figura 8)).

Figura 8 — Espectros de absor¢cao molecular na regido UV-Visivel do efluente da ETE e de uma
solucdo de NAP preparada nesse efluente. Condi¢des iniciais: [NAP] = 1,0 mg L''; pH 7,0

(natural da matriz).
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Fonte: A Autora, 2022.

O cromatograma obtido para os compostos-alvo em efluente da ETE esta apresentado
no Anexo II e observou-se que o efluente gera alguns compostos préximo ao volume morto da
coluna. Assim, a saida do primeiro composto (PPB) em 5,6 min (Anexo II) é extremamente
importante, visto que ndo ha coelui¢do do PPB com tais compostos. Além disso, observou-se
que ndo ha a presenca de picos nos tempos de retencao dos compostos-alvo (Anexo II). A
Tabela 6 apresenta as proporgoes testadas entre as fases moveis, bem como o volume morto e

o tempo de reten¢do dos compostos.
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Tabela 6 — Influéncia da propor¢do entre as fases méveis (metanol e HAc) nos tempos de

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

Composto MeOH:HAc (% v/v) Volume morto (min) Tempo de retencio (min)

FIP 75:25 3,5 9,0+0,1
OXB 75:25 3,5 10,2+ 0,1
PPB 75:25 3,5 5,6 +0,1
NAP 65:35 3,5 10,6 £ 0,0

Fonte: A Autora, 2022

Apbs a otimizacdo das condi¢cdes cromatograficas, foram feitas curvas analiticas para
quantificagdo dos compostos-alvo (ANEXO III) e com base nessas curvas, fez-se a
determinagdo de figuras de mérito (limite de detecgdo (LD), limite de quantificagdo (LQ), faixa
linear, linearidade, etc) importantes no processo de validagao.

O limite de deteccao (LD) ¢ a menor quantidade de analito na amostra que pode ser
detectada, mas nao necessariamente quantificada sob as condi¢des estabelecidas para o ensaio
(INMETRO, 2020) e, o limite de quantificacdo (LQ) representa a minima concentragdo do
analito na amostra que pode ser quantificada pelo equipamento (INMETRO, 2020).

O LD foi calculado comparando os sinais medidos das amostras com as baixas
concentragdes conhecidas (0,3; 0,6; 1,3; 2,5; 5,0 ug L™!) de cada analito (composto-alvo) e o
ruido das amostras em branco e definindo a concentragdo minima em que o analito pode ser
detectado com confiabilidade. Para tal, foi considerada uma razao sinal/ruido de 3:1. A
confiabilidade dos valores de LD de cada composto foi garantida efetuando 7 injecdes de
amostras independentes com o mesmo nivel de concentracdo e todas as réplicas foram
detectadas, o que significa que o LD determinado nao foi subestimado.

Os limites de quantificagdao foram obtidos a partir da equacao 53 (INMETRO, 2020) e
foram: 4,2 pg L' para FIP (279 nm) e OXB (289 nm), 1,3 ug L! para PPB (256 nm) € 2,1 pg

L! para o NAP, permitindo assim a avaliagdo de até 96 -99% de degradacio.

LQ =33xLD (53)

A equagdo linear da curva analitica de cada composto-alvo, bem como as figuras de

mérito, coeficiente de correlacdo (R?) e a faixa linear de trabalho sio apresentados na tabela 7.
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Tabela 7 — Equagdes de linha reta das curvas analiticas, intervalos lineares, coeficiente de

correlacdo linear (R?), limite de detecgdo (LD) e limite de quantificacdo (LQ) para os compostos

alvo.
CPE Equacao da reta Faixa linear R? LD LQ
(ng L) (ngL™ (gL
PPB y =-1369 + 259x 1,0-120 0,99849 0,3 1,0
FIP y=472 + 29x 4,2-120 0,99913 1,3 4,2
OXB y=-475+ 132x 4,2 -120 0,99711 1,3 4,2
NAP y= 15590 + 355x 2,4-120 0,9984 0,6 2,1

Fonte: A Autora, 2022.
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O LD também pode ser calculado a partir dos parametros da curva analitica através da

equagdo 54.

LD =33x % (54)

Onde: s € o desvio padrao da resposta do branco ou desvio padrao do menor nivel da
curva analitica (caso o branco ndo gere sinal) e, b € a inclinagdo da curva analitica (coeficiente
angular). O valor 3,3 ¢ o fator de confianca (k), o qual corresponde a resposta da concentragao
do analito multiplicada pelo desvio padrao do branco (SKOOG et al., 2017). Considerando os
parametros da curva analitica de cada composto-alvo (Anexo III), os valores dos LD e LQ
calculados a partir das equacdes 54 e 53 foram respectivamente 1,3 e 4,4 ug L! para FIP, 1,9 e
6,3 ug L' para OXB, 2,7 € 9,0 ug L' para PPB e 2,4 ¢ 7,9 ng L! para NAP. Estes resultados
mostram que os dados calculados pela curva podem ser superestimados. Assim, no presente

trabalho foram adotados os valores calculados pelo sinal/ruido (Tabela 7), visto que sao reais.



56

5.3 Fotdlise direta UV-C dos compostos-alvo

Inicialmente, avaliou-se a contribuicao da fotolise UV-C na degradagdo da mistura de
FIP, OXB e PPB em efluente sanitario terciario a diferentes valores de pH (3,0; 7,0 ¢ 11,0) ap6s
20 min. A variagdo de pH inicial ndo exerceu influéncia significativa na fotolise direta UV-C
da mistura dos compostos-alvo e a eficiéncia de degradagao ficou em torno de 50% (Figura 9).

A alta degradagdo da mistura se deve ao FIP, visto que a concentracao deste composto
ficou abaixo do LQ (<1,3 pg L) para qualquer valor de pH avaliado (figura 9). Considerando
a absor¢do de fotons por FIP a 254 nm (Figura 6a) e o ndo deslocamento de sua banda de
maxima absor¢do em fun¢do do pH, sua fotolise por UV-C (Amax= 254 nm) esta dentro do
esperado. Somado a isso, a maior eficiéncia de fotdlise obtida para o FIP pode ser justificada
por dois fatores: i) a estrutura quimica do FIP consiste em um grupo fenil-pirazol e varias
ligagdes insaturadas e grupos funcionais contendo nitrogénio (Figura 1), todos conhecidos
como absorvedores de fotons (DANTAS et al., 2010) e ii) além da fotolise direta UV-C, as
reacdes em cadeia podem ser desencadeadas apds o FIP ser submetido a uma fotolise devido a
formagao de outros radicais no sistema, tais como radicais C1* (HOKANSON; LI; TRUSSELL,
2016).

Figura 9 — Efeito de pH na fotolise UV-C de uma mistura de PPB, FIP e OXB em efluente
sanitario terciario apos 20 min de irradiacdo. Condig¢des iniciais: [CPE]= 100 pug L~! (para cada

composto).
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Fonte: A Autora, 2022

Vale ressaltar que a OXB nao se fotodegrada facilmente dentro da faixa de pH neutro
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da dgua, pois, apenas 10% de degradagao desse composto foi obtida em pH 7,0 (Figura 9). Isso
deve-se a baixa absorc¢do de luz (Epn 70 = 5,05 M! em™ (LEE; LEE; ZOH, 2021)) e ao baixo
rendimento quantico (®pn 7,0 = 0,06 mol E! (LEE; LEE; ZOH, 2021)) desse composto a 254
nm. A pouca fotodegradacdo de OXB durante a fotolise UV-C pode ser devida a sua
fotoestabilidade e este resultado ¢ consistente com os resultados de estudos anteriores (LEE;
LEE; ZOH, 2021; LUO et al., 2019). Por outro lado, o deslocamento da banda de maxima
absor¢ao do PPB de 256 nm (pH 3,0 e 7,0) para 298 nm (pH 11,0) (Figura 6¢) pode ter
prejudicado a absor¢do da luz deste composto a 254 nm, o que justifica a pouca fotodegradagao
(10%) obtida em pH 11,0 quando comparado as solucdes de pH 3,0 ¢ 7,0 (Figura 9).

No geral, os resultados de fotolise UV-C dos compostos-alvo revelam que o principal
comprimento de onda emitido pela lampada UV-C (254 nm) apresenta uma capacidade
relativamente baixa para degradar as estruturas aromatica da OXB e do PPB. Para remover
compostos recalcitrantes de 4guas com elevado conteudo organico, tais como efluente sanitario
terciario, sdo obrigatdrios processos mais eficientes. Desta forma, a combinagdo da radia¢do
UV-C com fontes de perdxido envolve a fotogeracdo de radicais HOe e SO4 (espécies
poderosas no processo de oxidagdo) a partir da fotoclivagem homolitica do peroxido (-O-O-),
permitindo assim a acelera¢do do processo de degradagao. Assim, foram avaliados os sistemas
UV-C/PDH, UV-C/PS ¢ UV-C/MPS e a escolha dos oxidantes PDH, PS ¢ MPS como fontes
de peroxido baseiou-se nos respectivos espectros de absor¢do UV-Vis, os quais beneficiam a
absor¢do da radiagdo UV-C (Figura 10).

A fotoatividade dos oxidantes pode ser diferenciada pelas propriedades opticas de cada
oxidante. Embora o PS e o PDH apresentem mesma fotoatividade no comprimento de onda de

254 nm, ambos sdo mais fotoativos do que o MPS neste comprimentos de onda (Figura 10).
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Figura 10 — Espectros de (a) absor¢do molecular de solugdes de PDH, PS e MPS preparada
em efluente da ETE e de (b) emissdo da lampada UV-C na regido UV-Visivel. Condigdes
iniciais: [PDH] = [PS] = [MPS] = 0,005 mol L''; pH 7,0 (natural da matriz).
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Fonte: A Autora, 2022

5.4 Influéncia da concentracio e fontes de perdxido

5.4.1 Concentragado de H>0:

A concentragdo de cada oxidante ¢ um importante pardmetro a ser avaliado durante os
processos UV-C/PDH, UV-C/PS e UV-C/MPS, uma vez que a eficiéncia de cada processo
aumenta até¢ uma determinada concentragdo. Para isso, a influéncia da concentragdo inicial do
H,0; (100, 200, 400 e 600 pmol L) foi inicialmente avaliada na degradagio da mistura dos
compostos-alvo (FIP, OXB e PPB) em pH 7,0 (natural da matriz de efluente da ETE) (Figura
11).

Uma degradacdo méaxima da mistura de 47% foi alcancada sob radiacio UV-C na
auséncia dos oxidantes ap6s 20 min de irradia¢do (Figura 11a). Para uma concentragdo inicial
de H,0> igual a 100 umol L™, obteve-se 61% de eficiéncia de degradagio da mistura (Figura
11a). O aumento da concentragdo inicial de H>O, de 100 para 200 pmol L™ ndo causou
sinergismo na eficiéncia de degradacao (Figuras 11a), obtendo-se uma eficiéncia de degradacao
da mistura em torno de 63% utilizando uma das duas concentragdes iniciais (Figura 11a). A
baixa contribuicdo das primeiras duas menores concentragdes iniciais de H>O: na eficiéncia de
degradagdo esta consistente com o baixo consumo de H»O: (22% da concentracdo inicial

adicionada) observado para ambas concentracdes (Figura 11b).
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Figura 11 — Influéncia da concentracao de H>O» no perfil de degradacdao de PPB, FIP ¢ OXB
(a) considerando média de degradacdo deles pelo processo UV-C/H20; em efluente sanitario
terciario e (b) consumo de H,Ox durante o processo. Condi¢des iniciais: [CPE]= 100 pg L

(para cada composto) e pH (natural da matriz) = 7,0.
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Fonte: A Autora, 2022.

Um aumento mais expressivo da eficiéncia de degradacdo da mistura foi observado ao
aumentar a concentragdo inicial de H>O, de 100 até 400 pmol L', obtendo-se 88% de
degradagdo (Figura 11a). Este resultado pode ser justificado pela geragao de mais radicais HO®
no sistema reacional devido ao aumento do consumo de H>O» observado (de 22 para 37% das
concentragdes iniciais adicionadas) (Figura 11b). Por outro lado, ndo houve melhora na
degradacio ao aumentar a concentragdo de H,O: de 400 para 600 pmol L. Em excesso, H>O>
compete com os compostos-alvo pelos radicais HO®*, mantendo ou até reduzindo a eficiéncia de
degradacao quando comparado a uma menor concentragdo do oxidante (RATHI; KUMAR;
SHOW, 2021; SILVA et al., 2021). Este fato ¢ reforcado pela quantidade de H>O> consumido,
visto que nio houve diferenca significativa no consumo utilizando 400 e 600 umol L' de H>O»
(Figura 11b). Assim, a auséncia de sinergismo na eficiéncia de degradacdo utilizando as
maiores concentragdes de H2O2 (400 e 600 pmol L) é devido as reacdes paralelas ineficientes
(Equagdes 30, 32, 55 — 62 (SILVA et al., 2021; VORONTSOV, 2019)). Portanto, a
concentragdo de 400 pmol L' de H,O> foi considerada a melhor e utilizada para avaliagdes

subsequentes.

H202(aq) + HO®(ag) = HO2%@q) + H20q) k= 3,3><107 L mol's™! (30)
HO2%@aq) + HO®(ag) — H20q) + O2(e) k=7,1x 10° L mol! s7! (32)



HO2%@aq) + H202(aq) — O2¢e) + H200) + HO®(aq) k=0,5L mol!s!
k=8.23+0,7x10° L mol ! s~
HO2%aq) = 02° (aq) + H'(aq) pKa=4,8

HO2°%ag) + 02° (agt H200) — H202(aq) + O2(g) + HO (ag)

HO2 (ag) + HO%(ag) — HO2%(aq) + OH (ag)

HO2%aq) + HO2%@aq) — O2(g) + H2O2(ag)

k=7,5%x10°L mol' s™!
k=0,13 L mol!s!
k= (0,66-1,4)x10" L mol-' s~

k = (5-8)x10° L mol' s7!

02" (ag) + H202(aq)— O2(g) + OH (aq) + HO®ag)
02" (ag) + HO%(aq) — H20q) + Ox()
HO(aq) + HO®aq) = H202a)

5.4.2 Concentracdo de S>0s*

60

(55)
(56)
(57)
(58)
(39)
(60)
(61)
(62)

Para comparar a eficiéncia do sistema UV-C/H,0z com os restantes (UV-C/S,05* e UV-

C/HSOs"), as concentracdes inicialmente avaliadas para o H>O; foram também avaliadas de

modo equimolar (100, 200, 400 e 600 umol L) para S,0s> (Figura 12).

Figura 12 — Influéncia da concentragdo de S>Os* no perfil de degradagdo de PPB, FIP ¢ OXB

(a) considerando média de degradagio deles pelo processo UV-C/S,0s* em efluente sanitario

terciario e (b) consumo de S>,Os* durante o processo. Condigdes iniciais: [CPE]= 100 pg L

(para cada composto) e pH (natural

da matriz) = 7,0.
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Fonte: A Autora, 2022.

Tempo (min)

Nos primeiros 10 min de irradiacao, nao houve diferenga estatistica nas eficiéncias de

degradacao da mistura utilizando as trés menores concentragdes iniciais de PS e a eficiéncia de

degradacdo ficou em torno de 49% (Figura 12a). Nesse intervalo de tempo, o consumo de PS
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foi menor (19 = 4 umol L) e ndo variou (estatisticamente) com a variagdo da concentragio
inicial do PS (Figura 12b), o que justifica o resultado obtido ao aumentar a concentagao inicial
do oxidante de 100 para 400 pmol L', Um aumento expressivo da eficiéncia de degradagio foi
observado apds 10 min utilizando a concentra¢io inicial de PS de 400 pmol L', obtendo-se
74% de degradacdo apos 20 min de irradiagdo (Figura 12a). Este resultado era de se esperar,
pois houve um aumento também expressivo no consumo de PS atingindo 120 pmol L' apos
20 min de tratamento (Figura 12b). Vale ressaltar que as baixas eficiéncias de degradacao
obtidas nas concentragdes iniciais de PS de 100 e 200 pmol L' devem-se & absortividade molar
de PS que também ¢ baixa no comprimento de onda de 254 nm (aproximadamente igual a do
PDH) (Figura 10) e a competicao dos componentes do efluente da ETE com os oxidantes por
radiacao UV-C.

Para o PS, também nao houve melhora na degradacdo ao aumentar a concentragdo dos
oxidantes de 400 para 600 pmol L™'. Em excesso, PS compete com os compostos-alvo pelos

radicais SO4*~, mantendo ou até reduzindo a eficiéncia de degrada¢do quando comparado a uma

menor concentragdo do oxidante (RATHI; KUMAR; SHOW, 2021) (Equacao 33).

8205 (aq) + SO04*" (a)—S205>* (ag) + SO4* (ag) (33)

Assim, a concentragio de 400 pmol L' de H>O; foi também escolhida como a melhor

e utilizada para os experimentos subsequentes.
5.4.3. Concentragdo de HSOs~
O MPS também foi avaliado para a degradacdo da mistura de FIP, OXB e PPB em

efluente sanitario terciario nas concentragcdes equimolares pré-estabelecidas (100, 200, 400 e

600 pmol L") (Figura 13).



62

Figura 13 — Influéncia da concentracdo de HSOs™ durante a degradacao de PPB, FIP e OXB (a)
considerando média de degradacdo deles pelo processo UV-C/HSOs  em efluente sanitario
terciario e (b) consumo de HSOs™ durante o processo. Condigdes iniciais: [CPE]= 100 pg L

(para cada composto) e pH (natural da matriz) = 7,0.
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Fonte: A Autora, 2022.

Apesar de ter sido obtido uma ligeira diminuicao na eficiéncia de degradagdo quando
comparado ao oxidante H>O» (Figura 11a), a utilizagdo de MPS como oxidante apresentou um
perfil semelhante ao H>O, para cada concentracao inicial de MPS avaliada (Figura 13a). Para
as concentragdes iniciais de MPS iguais a 100 e 200 pmol L', obteve-se mesma eficiéncia de
degradacao (59%) da mistura ap6s 20 min de irradiacdo (Figura 13a). Este resultado pode ser
justificado pelo baixo consumo do MPS e também pelo perfil semelhante dos graficos de
consumo (de oxidante) dessas concentracdes iniciais (Figura 13b).

Um aumento mais expressivo da eficiéncia de degradagdo da mistura também foi
observado ao aumentar a concentracdo inicial de MPS de 100 até 400 umol L~!, obtendo-se
75% de degradacao (Figura 13a). Este aumento de eficiéncia representa um aumento de
consumo de MPS de 38 para 64 pmol L' (Figura 13b), o que justifica o resultado obtido. Um
perfil de degradagdo da mistura aparentemente melhor foi obtido ao aumentar a concentracdao
inicial de MPS de 400 para 600 pmol L', resultando em 82% de degradacdo (Figura 13a).
Porém, nao houve diferenca estatistica nos resultados de degradacao utilizando as duas maiores
concentragoes iniciais de MPS e, a semelhanca do PDH e PS, em excesso, MPS compete com
os compostos-alvo pelos radicais SO4*~ (Equagdo 34), mantendo ou até reduzindo a eficiéncia

de degradacao quando comparado a uma menor concentracao do oxidante (YANG et al., 2019).

HSO5™ (ag) + SO4°* (ag9— HSO4™ (agq) + SO5°™ (aq) (34)
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Assim sendo, a concentragio inicial de 400 umol L' de MPS foi a melhor e utilizada
para os experimentos subsequentes.

Vale ressaltar que como os compostos PPB e OXB sio pouco fotolisados em relacdo ao
FIP, a adi¢ao do oxidante ocasionou um sinergismo maior na degradagao de PPB e OXB quando
comparado ao FIP (Anexos III-V). Por outro lado, a baixa contribui¢ao das primeiras duas
menores concentragdes iniciais (100 para 200 umol L) de cada oxidante na eficiéncia de
degradagdo da mistura dos compostos-alvo ¢ devido a baixa absortividade molar desses
oxidantes em 254 nm e pelo fato de no efluente haver compostos que para além de competirem
com os compostos-alvo por radicais SO4*" e HO®, absorvem fortemente a radiacdo neste
comprimento de onda (Figura 10), gerando uma competi¢do entre eles e, para isso, maiores
concentragdes do oxidante foram necessdrias para aumentar a eficiéncia de degradagdo.
Outrossim, os experimentos controle consistindo em PDH ou PS ou MPS na concentragdo 6tima
(400 pmol L) sem irradiacio UV-C ndo mostraram degradacio dos compostos alvo (Figuras
11-13 (simbolos abertos)), o que foi também justificado pelo baixo consumo de oxidantes
(Figura 14). Portanto, a utilizagdo destes oxidantes em combinagdo com a irradiagdo UV-C foi
crucial para o aumento da eficiéncia de degradacdo de todos os compostos-alvo, especialmente
para os compostos fotoestaveis OXB e PPB, resultando numa degradagdo superior a 75%
(Figuras 11-13).

Por outro lado, ndo houve diferenca estatistica na eficiéncia de degradagdo da mistura
utilizando os processos UV-C/PS ((74 £ 3,4)%) e UV-C/MPS ((76 £ 3,9)%) e ambos processos
apresentaram menor desempenho quando comparados ao processo UV-C/PDH ((87 £ 3,4)%)
(Figuras 11a, 12a e 13a). Estes resulados sdo controvérsios com a maioria de trabalhos relatados
na literatura (KANG; KIM; ZOH, 2018; SILVA et al., 2021), os quais apresentaram melhores
eficiéncias de degradagdo dos CPE utilizando POA baseados em radicais SO4*" quando
comparados aqueles baseados somente em radicais HO®. Assim, considerando que o radical
SO4°*~ ¢ altamente reativo e mais seletivo e que reage majoritariamente por transferéncia
electronica (GHANBARI; MORADI, 2017), estes resultados sugerem que os compostos-alvo
FIP, OXB e PPB tém pouca afinidade por reagdes de transferéncia electronica. Para confirmar
esta hipdtese, foram feitos experimentos sob condi¢des otimizadas ([PDH] = [PS] = [MPS] =
400 pmol L' e pH = 7,0 (natural da matriz)) envolvendo a degradagiio do NAP, composto que

reage preferencialmente por transferéncia electronica (SILVA et al., 2021).
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5.5 Comparacio da eficiéncia da degradaciao dos compostos-alvo com o NAP

Os resultados de comparagdo da eficiéncia e do perfil de degradacdo dos compostos-

alvo com de NAP pelos POA propostos estdo apresentados na Figura 14.

Figura 14 - Perfil de degradagao de NAP (simbolos fechados) e da mistura de PPB, FIP e OXB
considerando média de degradacao deles (simbolos abertos) pelos processos UV-C/H20,, UV-
C/S205* e UV-C/HSOs™ em efluente sanitario terciario. Condig¢des iniciais: [CPE]= 100 pug L™
(para cada composto); [H202] = [S20s*"] = [HSOs] = 400 umol L~!; pH (natural da matriz) =
7,0.
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Fonte: A Autora, 2022.

Como observado para a mistura, houve um sinergismo na degradacdo de NAP ao
combinar radiacdo UV-C e oxidantes (Figura 14-simbolos fechados). Para todos POA
avaliados, a concentragdo do NAP ficou abaixo do LQ (2,1 pg L) e a eficiéncia e o perfil de
degradacao desse composto obedeceu a seguinte sequéncia: UV-C/PS (8 min de irradiacao) >
UV-C/MPS (12 min de irradiagdo) > UV-C/PDH (20 min de irradiacao) (Figura 15 — simbolos
fechados). Porém, uma sequéncia inversa a do NAP em termos da eficiéncia dos POA avaliados
foi observada durante a degradag¢do da mistura (Figura 14 — simbolos abertos), mostrando que
a eficiéncia de degradagdo também estd relacionada com a estrutura do composto-alvo e espécie
radicalar envolvida no meio reacional. Uma vez que a fotélise de PDH gera os radicais HO®, a
do PS gera radicais SO4* ¢ a do MPS gera ambos radicais, as sequéncias de degradacao do

NAP e da mistura sugerem que a presenca de radicais SO4°~ no sistema reacional favorece a



65

degradacgdo do NAP e papel inverso ¢ desempenhado por radicais HO®. Ao contrario do radical
HO?® que oxida a maioria dos compostos de forma nao selectiva, o radical SO4°~ é uma espécie
eletrofilica que reagem preferencialmente com contaminantes organicos ricos em elétrons, tais
como anéis aromaticos (NAP, caracterizado por dois anéis aromaticos conjugados na sua
estrutura basica), derivados de compostos aromaticos com grupos substituintes doadores de
eléctrons (-SH e -NH), compostos contendo S (tiofeno) e compostos contendo N (amidas,
pirrol, etc) (DUAN et al.,, 2022). Por outro lado, a abstragdo de atomos de hidrogénio
(mecanismo caracteristico de radicais HO®) ocorre em grupos alquilo, hidroxila, carboxila e éter
(DUAN et al., 2022), alguns dos quais fazem parte das estruturas quimicas da OXB e PPB.
Em suma, considerando que o radical SO4*" reage preferencialmente por transferéncia
electronica (GHANBARI; MORADI, 2017), os resultados confirmam a hipdtese supracitada
de que os compostos-alvo FIP, OXB e PPB tém pouca afinidade por reagdes de transferéncia

de eléctrons.

5.6 Influéncia do pH

Sob a melhor concentragio de cada oxidante (400 umol L), a influéncia do pH inicial
(3,0, 7,0 e 11,0) foi avaliada. Para os oxidantes PDH e PS, a porcentagem de degradagdo da
mistura variou com o pH inicial, sendo obtida a seguinte sequéncia de eficiéncia de degradagao:
pH 3,0 > pH 7,0 > pH 11,0 (Figuras 15a e 16a). Assim, para processo UV/PDH, a degradacao
foi significativamente inibida em condigdes basicas e a diferenga na eficiéncia de degradagdo

variou de 92% (pH 3,0) a 78% (pH 11,0) (Figura 15a).
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Figura 15 — Influéncia do pH durante a degradagdo de PPB, FIP ¢ OXB (a) considerando média
de degradagao deles pelo processo UV-C/H202 em efluente sanitario tercidrio e (b) consumo
de H,0» durante o processo. Condi¢des iniciais: [CPE]= 100 pg L' (para cada composto) e
[H20,] = 400 pmol L',
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Fonte: A Autora, 2022.

A inibi¢do ¢ devido provavelmente a reducdo do poder de oxidagdo do radical HO®
porque o potencial padrio de reducdo (E%io.) deste radical diminuiu de +2,62 para +2,15 V
com o aumento de pH de 3,0 para 11,0 (CHEN et al., 2018; ZHANG et al., 2016). Além disso,
o sequestro de radicais HO® por ions OH™ ¢ expressivo em condi¢des basicas (Equacao 63)
(BUXTON et al., 1988), gerando-se a espécie O® menos reativa com um potencial padrao de
redugdo de apenas +1,78 V (CHEN et al., 2018). Outrossim, a forma predominante de H>O, em
pH 11,0 seria o anion hidroperoxila (HO2") (SAWYER; MCCARTY; PARKIN, 2003), que
possue um coeficiente de absor¢do de radiagdo UV a 254 nm (UV2s4) muito mais elevado do
que o H>O> (BAXENDALE; WILSON, 1957). Assim, o coeficiente de absor¢do de UV2s4
muito mais elevado de HO>™ poderia deprimir significativamente a decomposicao de H>O> em
radical HO® sob irradiagdo UV. Por outro lado, o anion HO;  possui uma constante de
velocidade de reagdo muito mais elevada com radical HO®* (Equacao 59 (CHRISTENSEN;
SEHESTED; CORFITZEN, 1982)) do que com H20: (Equacao 26 (BUXTON et al., 1988)),
tornando-o um forte sequestrador de radicais HO®. Por outro lado, a taxa de auto-decomposi¢ao
do PDH (Equagao 64) ¢ fortemente dependente do pH, sendo elevada a pH elevado (k =2,29 x
102 e 7,40 x 102 min™! a pH 7,0 e 10,5, respectivamente (CHU, 2001) ) e isso contribui em
parte para as eficiéncias de degradagdo a niveis de pH 7,0 e 11,0 inferiores as observadas em

pH 3,0. Portanto, a menor eficiéncia de degradacao dos compostos-alvo a um valor de pH 11,0
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pode ser atribuida a auto-decomposicao do PDH, reducdo do potencial padrao de reducao do
radical HO® e aos efeitos sequestradores do par OH/HO, . Vale ressaltar que o efeito
sequestrador do radical HO® (Equagao 30) em pH 11,0 ¢ também confirmado pelo maior
consumo de PDH, o qual variou de 21% (pH 3,0) a 37% (pH 11,0) da quantidade inicialmente
adicionada (Figura 15b).

HO™ (aq) + HO®(aq) — H20q) + O* (aq) (63)
HO27(aq) + HO®(aq) — HO2°(aq) + OH (aq) k=7,5x10°L mol~! s7! (59)
H202(ag) + HO®(aq) — HO2%@q) + H20( k=2,7x10" L mol! s~ (30)
2H202aq) = H20q + O2g) (64)

Para o processo UV-C/PS, foi também observado um fendmeno de inibicdo para as
condi¢des de pH 11,0. Neste processo, a diferenca na eficiéncia de degradagdo variou de 94%
(pH 3,0) a 55% (pH 11,0) (Figura 16a). Esta variacao foi também coerente com o consumo de

PS (Figura 16b).

Figura 16 - Influéncia do pH durante a degradagao de PPB, FIP e OXB (a) considerando média
de degradacio deles pelo processo UV-C/S;0s* em efluente sanitario terciario e (b) consumo
de S>0s?> durante o processo. Condi¢des iniciais: [CPE]= 100 pg L~! (para cada composto) e

[S205%] = 400 umol L.
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Fonte: A Autora, 2022.

O SO4* ¢ o radical predominante em condigdes acidas; ambos radicais (SO4°~ ¢ HO®)

estdo presentes em meio basico, sendo o radical HO® a espécie predominante (LIANG; SU,
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2009). A medida que o pH aumenta, a conversio de SO4* para HO® torna-se cada vez mais
evidente (Equagdo 65) (DOGLIOTTI; HAYON, 1967; NETA et al., 1977) e o radical HO*®
gerado pode reagir com PS (Equagdo 66) (LIANG; SU, 2009). Além disso, o radical SO4°*~
produzido na reagao de ativagao UV-C do PS pode também ser sequestrado pelo proprio radical

S04* e/ou PS (Equagdes 67 e 68) (LIANG; SU, 2009).

HO™ (aq) + SO4*~ ag) = HO"® ag) + SO4™ (65)
HO* @ag) + $205” ag) = HO™ ag) + 205 (66)
804* (aq) + SO4* (aq) = $205” (aq) (67)
S04*" (ag) + $208% (ag) = $205° (aq) + SO+ (68)

Por outro lado, em meio basico, o potencial padrao de redugao do radical SO4*~ ¢ menor
(E®so04® = +2,4 V) quando comparado ao meio acido (E°sos*™ =+2,5 a 3,1 V). Somado a isso,
em meio basico, a dissociagao do PS ¢ favorecida, formando também o ion HO>~ (Equacao 23)
(IKE et al., 2018), o qual ¢ reduzido pelo excesso de PS a radicais superoxido (O2*") (Equagao
24) (IKE et al., 2018), espécie menos oxidante (E°02*~ =+0,94 V) quando comparado ao radical
SO4*.

OH ~
$208% (ag) + 2H20(aq) — 2S04” (aq) + HO2 ™ (aq) + 3H aq) (23)
HO>™ (ag)+ $2087aq) = SO4* (ag) + SO (ag) + 02* (aq) + H'aq) (24)

No geral, as condi¢des acidas e neutras foram favoraveis para a degrada¢do da mistura
dos compostos-alvo pelos processo UV-C/PDH e UV-C/PS. Vale ressaltar que a melhor
degradacdo em pH 3,0 (Figuras 15a a 17a) ¢ justificada pela reducdo da concentragdo de ions
bicarbonatos (carbono inorganico (mg L): 33,90 (pH 7,0) e 0,00 (pH 3,0)) e da carga organica
soluvel (precipitacdo de acidos humicos) (carbono organico (mg L'): 21,64 (pH 7,0) e 13,58
(pH 3,0)), os quais competem com os compostos-alvos pelos radicais HO®* e SO4*~ (RATHI;
KUMAR; SHOW, 2021; WACLAWEK et al., 2017).

Além disso, estes resultados foram consistentes com os resultados de fotolise UV-C dos
composto-alvo, visto que uma forte inibi¢do em pH 11,0 foi observada para o PPB ((91% (pH
3,0) 2 61% (pH 11,0) no processo UV-C/PDH (Anexo VIla) e 95% (pH 3,0) a 15% (pH 11,0)
no processo UV-C/PS (Anexo VIIb) e isso € coerente com a baixa percentagem de degradagao

(10%) do PPB por fotdlise direta UV-C em pH 11,0. Igualmente, a OXB ndo apresentou o
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melhor perfil de degradacdao em pH 7,0 (Figuras 9), tendo sido observada uma inibi¢ao
significativa de 55% (pH 11,0) paraa 44% (pH 7,0) no processo UV-C/PS (Anexo VlIc), o que
também ¢é consistente com os resultados de fotolise direta UV-C deste composto (10% de
degradacdo em pH 7,0).

Um comportamento diferente sobre a influéncia de pH durante a degradacao da mistura
de FIP, OXB e PPB foi observado para o oxidante MPS para valores de pH 7,0 ¢ 11,0. No
processo UV-C/MPS, a porcentagem de degradacdo da mistura também variou com o pH
inicial, porém, sendo obtida a seguinte sequéncia de eficiéncia de degradacgao: pH 3,0 > pH11,0
>pH 7,0 (Figura 17a). Assim, a degradacao foi significativamente inibida em condi¢des neutras

e a diferenca na eficiéncia de degradagdo variou de 100% (pH 3,0) a 76% (pH 7,0) (Figura 17a).

Figura 17 — Influéncia do pH durante a degradacao de PPB, FIP ¢ OXB (a) considerando média
de degradacao deles pelo processo UV-C/HSOs™ em efluente sanitério terciario e (b) consumo
de HSOs™ durante o processo. Condigdes iniciais: [CPE]= 100 pg L~! (para cada composto) e
[S205%] = 400 umol L.
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Fonte: A Autora, 2022.

Embora os radicais SO4°*~ tenham sido convertidos em radicais HO®* a pH mais elevado,
esta teoria ndo parece ser suficiente para explicar a maior eficiéncia de degradagdo dos
compostos-alvo em pH 11,0 no processo UV-C/MPS. A medida que o pH do sistema reacional
aumenta, o coeficiente de absor¢io do MPS (eMPS) aumenta (eMPS = 13,8-149,5 L mol™! cm’
I pH 6-12). Consequentemente, a fotolise do MPS também aumenta resultando no aumento da
concentragdo de radicais SO4*~ ¢ HO®* (GUAN et al., 2011; HERRMANN, 2007). O aumento

da fotolise do MPS foi também confirmado pelo consumo de MPS, o qual aumentou de 16%
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(pH 7,0) para 67% (pH 11,0) da concentracdo inicialmente adicionada (Figura 17b). Por outro
lado, as moléculas de OXB e PPB apresentam estruturas fendlicas e, considerando as constantes
de dissociacdo (pKa) dessas moléculas (9,65 (LI et al., 2016b) e 8,24 (FANG et al., 2013) para
OXB e PPB, respectivamente), OXB™ e PPB" seriam as espécies majoritaria em pH 11,0 (pH >
pKa). Os ions fenolatos (estruturas presentes em OXB™ e PPB") tém uma constante de velocidade
de reacdo mais elevada quando comparadas com as respectivas moléculas neutras (LEE;
GUNTEN, 2012), o que justifica a maior eficiéncia de degradacao obtida em pH 11,0. Estes
resultados sdo consistentes com os obtidos em trabalhos anteriores (GUAN et al., 2011;
SHARMA et al., 2015). Sharma et al. (2015) observaram que a remoc¢ao de bisfenol A (50 mg
L) pelo processo UV-C/MPS aumentou com um aumento do pH inicial da mistura de reacio
de 97% (pH = 7,0) para 99% (pH = 12,0). Vale ressaltar que um mecanismo de reagdo nio-
radicalar do processo de remocdo do fenol foi confirmado através da remogdo severamente
suprimida do fenol pela L-histidina, que pode reagir tanto com MPS como com o oxigénio
singlete (102) (LI et al., 2019). Uma vez que o MPS apresenta um potencial padrdo de redugio
menor (E° = +1,82 V), os autores concluiram que 'O foi a espécie reativa predominante

responsavel pela remogao rapida de fenol em pH 9,0 (LI et al., 2019).

5.7 Testes de sequestradores de espécies radicalares

Conforme descrito, os radicais SO4*~ ¢ HO® podem ser gerados durante a aplicacdo dos
POA avaliados e uma vez que sua especiagdo pode ser afetada pelo pH, agentes sequestradores
desses radicais (2-propanol e fenol) foram testados visando identificar a espécie radicalar
responsavel pela degradagdo majoritaria da mistura de PPB e OXB (Figura 18). Nesses testes,
o FIP foi excluido no célculo da média das concentracdes dos compostos-alvo, visto que sua
concentragio ficou abaixo do respectivo LQ (1,3 ug L) apos 20 min de irradiacio UV-C na
auséncia de oxidantes (Figura 9). Vale ressaltar que o processo UV-C/PDH também nao foi

envolvido nos testes com sequestradores, pois a fotdlise do PDH gera os radicais HO®.
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Figura 18 — Efeito dos sequestradores 2-propanol e fenol na degradacdo de PPB ¢ OXB
considerando a mistura deles pelos processos (a) UV-C/S:0s%*e (b) UV-C/HSOs™ em efluente
sanitario terciario apos 20 min de irradiacdo. Condig¢des iniciais: [CPE]= 100 pg L~! (para cada

composto); [S20s*] =[HSOs] = 400 umol L~! ; [2-propanol] = [fenol] = 10 mmol L',
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Fonte: A Autora, 2022.

No geral, foi observada uma inibi¢do das eficiéncias de degradacdo na presenca de
sequestradores, sendo mais expressiva na presenga do fenol (Figura 18). A degradacdo ocorrida
na presenca de 2-propanol ¢ atribuida ao radical SO4°* e a fotdlise direta UV-C, visto que esse
composto sequestra os radical HO® com maior intensidade (ksos.- = 6,9x10” mol™! L s™!; kyo. =
3,0x10° mol! L s7!) (LIANG; SU, 2009)). Assim, a degradacio ocorrida pelo radical HO® ¢ a
diferenca entre a degradagdo ocorrida na auséncia de sequestradores e aquela na presenca do 2-
propanol. Por outro lado, o fenol sequestra tanto o radical HO® quanto SO4°*” na mesma ordem
de grandeza (ksos.— = 8,8x10° mol! L s ; kno. = 6,6x10° mol™! L s7!) (LIANG; SU, 2009)) e,
portanto, a degradacdo ocorrida na sua presenga pode ser atribuida a fotolise direta UV-C. Neste
contexto, a taxa de degradagdo ocorrida pelo radical SO4*~ pode ser determinada subtraindo a
porcentagem de degradacgdo obtida por fotolise direta UV-C da porcentagem obtida na presenga
de 2-propanol. As taxas de degrada¢do da mistura de PPB e OXB via espécies radicalares

(SO4*~ e HO®) e fotolise direta UV-C estao representados na tabela 8.
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Tabela 8 — Taxas de degradacdo da mistura de PPB e OXB via fotélise direta UV-C, HO® e

SO4*” em diferentes valores de pH

pH Espécie radicalar Taxa de degradacio dos compostos-alvo (%)

UV-C/S,08* UV-C/HSOs

3,0 HO* 18 36

SO4*" 44 35

Fotolise 29 29
7,0  HO*® 33 23

SO4* 11 22

Fotolise 18 18
11,0 HO® 0 65

SO4*~ 11 9

Fotolise 20 20

Fonte: A Autora, 2022.

No processo UV-C/PS, a degradacdo majoritaria ocorreu via radical SO4* em pH 3,0

e HO® em pH 7,0 (Figura 18a eTabela 8). Estes resultados sdo consistentes com a especiagao

desses radicais em fun¢do de pH, visto que o radical SO4*" ¢ a espécie predominante em

condi¢des acidas (LIANG; SU, 2009) enquanto que em pH neutro, ocorre a conversao de

radicais SO4*~ em HO* (Equagdo 69). Ja em pH 11,0, a degradagdo majoritaria ocorreu via

fotolise direta UV-C devido ao excesso de ions HO™ que favorecem a conversdo de radicais

SO4°*” em radicais HO* (Equagdo 65) que, por sua vez, sdo sequestrados pelo PS (Equagao 66)

(LTIANG:; SU, 2009). Além disso, em pH 11,0 ocorre a reagcdo de recombinagdo entre os radicais

S04 (Equagdes 67) (LIANG; SU, 2009).

SO4* (aq) + H20q)— HSO4 (aq) + HO(aq)
HO (aq) + SO4* (aq) — HO%q) + SO4> (aq)
HO"® (@) + $205” ag) = HO™ ag + $205°

SO4* (aq) + SO4* (ag) = S208” aq)

(69)
(65)
(66)
(67)

No processo UV-C/MPS, a degradacdo majoritaria ocorreu via radicais SO4°*~ ¢ HO® em

valores de pH 3,0 e 7,0, pois ndo houve diferenga significativa nas taxas de degradagdo
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atribuidas a essas espécies (Figura 18b e tabela 8). Este resultado era esperado, visto que as
taxas de formagdo de radicais SO4*~ e HO® (1,0 x 10® L mol™! s™!) a partir da fotolise UV-C do
MPS sao praticamente iguais até pH 9,0 (GUAN et al., 2011). Em pH 11,0. A degradagao
majoritaria ocorreu via radical HO® (Figura 18c e tabela 8) e este resultado era também
esperado. Conforme descrito, a medida que o pH aumenta, o coeficiente de absor¢ao molar do
MPS aumenta, gerando mais radicais SO4*~ ¢ HO®* (GUAN et al., 2011). Porém, os radicais
SO4*" ndo prevalecem em pH 11,0 devido ao excesso de ions HO™ que favorecem sua conversao
em radicais HO® (Equagdo 65). Assim, a concentracdo de radicais HO® aumenta devido a

cooperagao da fotdlise de MPS e conversao de radicais SO4*~ em HO®.



74

6 CONCLUSAO

Este estudo mostrou que a combinagao de diferentes fontes de peroxido (peroxido de
hidrogénio (H>O3), persulfato de sddio (Na>S>0g) € monopersulfato de potassio (KHSOs)) com
aradiagao UV-C ¢ uma boa alternativa de tratamento complementar em estagdes de tratamento
de esgoto, visto que a presenca dessas fontes no sistema reacional causou um sinergismo na
eficiéncia de degradag¢@o da mistura dos compostos fipronil, oxibenzona e propilparabeno em
efluente sanitario tercidrio. O estudo dos pardmetros operacionais, principalmente a
concentracio dos oxidantes H20, S:0s* e HSOs foi fundamental para a eficiéncia de
degradacdo dos compostos-alvo em pH 7,0 (natural do efluente sanitdrio tercidrio) e melhores
resultados foram obtidos utilizando 400 pmol L' de cada oxidante. Foram obtidas degradac¢des
superiores a 75%, representando um sinergismo na ordem de 30% em relacdo ao uso isolado da
radiagdo. Maior desempenho foi apresentado pelo processo UV-C/H20;, inverso do que foi
observado durante a degrada¢do do naproxeno (composto que reage preferencialmente por
transferéncia de eléctrons) e isso permite inferir que a degradagdo dos compostos-alvo ¢
favorecida por reagdes de abstragdo de atomos hidrogénio (mecanismo caracteristico de radicais
hidroxila (HO?)).

Foi também observado que o pH do meio reacional afetou fortemente as eficiéncias de
degradacdo da mistura e maiores taxas foram obtidas em pH 3,0 ((92 + 0,4)% (UV-C/H20,),
(94 £ 5,0)% (UV-C/S20s%) e concentragdes abaixo do limite de quantificacdo (LQ) (1,0 pg L-
"'parao FIP e 4,2 ug L para OXB e PPB) (UV-C/HSOs)). Por outro lado, as condigdes basicas
na presenca do oxidante HSOs™ favoreceram a degradacdo da mistura, quando comparado ao
meio neutro. A espécie radicalar responséavel pela degradacdo majoritaria da mistura também
variou conforme o pH do meio. No processo UV-C/S:0s%, as espécies SO4*~ ¢ HO® foram
respectivamente predominantes em pH 3,0 e neutro e, escassas em pH 11,0. Por outro lado,
ambas espécies foram predominantes em pH 3,0 e 7,0 no processo UV-C/HSOs, enquanto que
o excesso de ions OH™ e a maior fotdlise de HSOs  em meio bésico favoreceram a predominéancia
da espécie HO®* em pH 11,0.

Por fim, os resultados apresentados neste trabalho foram promissores, mostrando que
diferentes processos combinando a radiacdo artificial com diferentes oxidantes sdo alternativas
eficientes para o tratamento de matrizes aquosas ambientais contendo contaminantes de
preocupacdo emergente. Porém, foi também observado que em pH natural, a média das

concentragdes dos compostos-alvo ndo ficou abaixo de LQ. Portanto, este trabalho sugere que
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a mistura de H>O; e S20s> seja uma melhor opgdo para aumentar a eficiéncia de degradagio,
evitando-se a extensdo de tempo de tratamento e utilizacdo de HSOs', reagente que ¢ mais caro
em relacao ao H>O» e NaxS>Og, demanda maior energia para sua ativagao e pode reduzir o pH

do meio.
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ANEXOS

Anexo I

Espectros de absor¢dao molecular na regido UV-Visivel de uma solugdo de (a) FIP, (b) OXB,
(c) PPB e (d) mistura dos compostos em efluente da ETE em diferentes valores de pH.
Condicées iniciais: [FIP] = [PPB] = [OXB] = 100 ug L.
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Fonte: A Autora, 2022.
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ANEXO II

Cromatogramas do efluente da ETE e da solu¢do contendo os compostos FIP, OXB e PPB
nesse efluente, utilizando a fase movel 75% MeOH : 25% HAc (% v/v) em um comprimento de
onda (3) de 279 nm. Condicées iniciais: [CPE] =100 ug L™'; pH = 7,0 (natural da matriz).
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——ETE

—— ETE+CPE
4000

3000

2000

1000
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Fonte: A Autora, 2022.
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ANEXO III

Curvas analiticas para quantificagdo dos compostos-alvo nas faixas de concentragoes altas

((a) FIP, (c) OXB e (e) PPB) e baixas ((b) FIP, ( d) OXB e (f) PPB) e (g) NAP em efluente

sanitario terciario a pH natural da matriz (7,0).
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ANEXO IV
Influéncia da concentragdo de H>O: no perfil de degradagao de (a) PPB, (b) FIP e (c) OXB
pelo processo UV-C/H>0: em efluente sanitario terciario. Condigoes iniciais: [CPE]= 100 ug

L~ (para cada composto) e pH (natural da matriz) = 7,0.
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Fonte: A Autora, 2022.
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ANEXO V
Influéncia da concentracdo de S-0s” durante a degradacdo de (a) PPB, (b) FIP e (c) OXB pelo
processo UV-C/S:0s> em efluente sanitario terciario. Condigées iniciais: [CPE]= 100 ug L™

(para cada composto) e pH (natural da matriz) = 7,0.
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Fonte: A Autora, 2022.
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Influéncia da concentragao de HSOs durante a degradagdo de (a)PPB, (b) FIP e (c) OXB pelo

processo UV-C/HSOs™ em efluente sanitdrio tercidrio. Condicdes iniciais: [CPE]= 100 ug L™

(para cada composto) e pH (natural da matriz) = 7,0.
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Fonte: A Autora, 2022.



ANEXO VII
Influéncia do pH durante a degradacio de PPB ((a) UV-C/H>0: e (b) UV-C/S>05%) e (c) OXB
(UV-C/S:05%) em efluente sanitdrio terciario. Condigées iniciais: [CPE]= 100 ug L™ (para
cada composto) e [H:0:] = [S:05”] = 400 mol L.
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Fonte: A Autora, 2022.
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