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RESUMO

Neste trabalho foi avaliada a degradacdo do antibiético ciprofloxacino — CIP (33,1mg L™ )pelo
processo foto-Fenton utilizando radia¢do artificial. Primeiramente avaliou-se diferentes
concentracoes de Fe’* (1,4,5,6,11,2 e 16,8 mg L'l) na cinética de remog¢do de CIP e carbono
organico dissolvido - COD (mineraliza¢ao), bem como no consumo de H,O, utilizando-se 510
mg L'de H,0, e pH 2,5-2,8. A concentragdo de CIP ficou abaixo do limite de quantificacdao
do equipamento - LQ (< 0,163 mg L") em apenas 2 minutos, para todas as concentracoes de
Fe** avaliadas, ndo sendo possivel verificar o efeito deste parimetro operacional para a
remog¢do de CIP. Em relagdo aos resultados de mineralizacdo e consumo de H,O,, o melhor
ajuste matematico observado para todos os dados experimentais obtidos nos diferentes niveis
de concentracio de Fe’* avaliados foi de primeira ordem. Além disso, foi observado que o
aumento da concentracio de Fe’* resultou num aumento proporcional na velocidade de
mineralizacdo e de consumo de H,0,, sendo a concentracdo de 11,2 mg L' de Fe** escolhida
para os experimentos posteriores. A seguir, foi avaliado o efeito de diferentes concentracdes
de H,O, (85, 170, 340, 510 e 680 mg L'l) na cinética de mineralizacdo de CIP e consumo de
H,0, utilizando a melhor concentragdo de Fe’* (11,2 mg L'l), e, em pH 2,5-28.
Comportamento semelhante ao observado para as diferentes concentracdes de Fe™* foi obtido,
melhor ajuste matemadtico para a mineralizacao de CIP e consumo de H,0O; sendo de primeira
ordem. A velocidade de mineralizacio de CIP também aumentou proporcionalmente com a
concentracdo de H,O,, contudo até um determinado valor de H,O, (340 mg L'l). Acima desta
concentracdo, houve um decréscimo na velocidade de mineralizagdo devido a ocorréncia de
reacOes ineficientes. Estes resultados, demonstram a importancia de avaliar os parametros
operacionais, tais como as concentracdes dos reagentes de Fenton, a fim de otimizar a
eficiéncia do processo de fotodegradacdo, bem como reduzir os custos dos processos com
reagentes quimicos. Assim, as melhores concentracdes obtidas experimentalmente em agua
deionizada (AD) em relacdo aos parametros operacionais avaliados considerando a
mineralizacdo de CIP utilizando radiacdo artificial foram: [FeS+] =11,2 mg L'le [H,O,] = 340
mg L. Sob tais condi¢des experimentais, a influéncia de diferentes matrizes aquosas (dgua de
mar simulada — AM, e, efluente tratado de estacdo de tratamento de esgoto - ETE) na
degradacdo de CIP foi avaliada, e os resultados foram comparados aos obtidos em AD. A
completa remo¢do de CIP (considerando o LQ do equipamento) foi influenciada pela
composi¢ao da matriz, uma vez que em AD ocorreu apds 2 minutos do processo foto-Fenton,
enquanto que 10 minutos foram necessarios para a AM e efluente de ETE. Isto ocorreu
provavelmente devido a presenca de anions inorganicos (cloreto e sulfato) em AM, os quais
formam complexos estdveis com ferro, e que também atuam como sequestradores de radicais
hidroxilas, assim como pela presen¢a de matéria organica natural presente no efluente de
ETE, a qual também compete com o composto-alvo pelos radicais hidroxila, influenciando
assim o processo de degradacdo. Baseado nos resultados obtidos neste trabalho pode ser
observado que o processo foto-Fenton pode ser uma alternativa de tratamento de aguas
contendo CIP, pois houve completa remocao de CIP (considerando o LQ do equipamento)
apos apenas 2 minutos, seguido de 75% de remog¢do de COD e redugdo da toxicidade aguda
para A. salina de 76,7% + 4,7% para 20,0% * 10,0% apdés 60 minutos. Visto que varios
efeitos ecotoxicoldgicos estdo associados aos residuos de fiarmacos, em especifico
antibidticos, presentes nos ambientes aqudticos € que OS Pprocessos convencionais nao
conseguem removeé-los eficientemente, a aplicacio deste processo se mostra bastante vidvel.

Palavras-chave: Fiarmacos. Efluente de estacdo de tratamento de esgoto. Processos
oxidativos avangados. Aguas superficiais. Toxicidade.



ABSTRACT

In this work the degradation of the antibiotic ciprofloxacin — CIP (33.1 mg L") by photo-
Fenton process using artificial radiation was evaluated. First, the effect of different
concentrations of Fe >* (1.4,5.6,11.2 and 16.8 mg L '1) on the kinetics of CIP and dissolved
organic carbon — DOC (mineralization), as well as the consumption of H,O, using 510 mg L™
of HyOzand pH 2.5-2.8 was studied. The CIP concentration was below of the quantitation
limit of the equipment - LQ (<0.163 mg L) in just 2 minutes, for all concentration of Fe**
evaluated, it was not possible to verify the effect of this operating parameter for the removal
of CIP. Regarding the results of mineralization and consumption of H,0,, the best fit
mathematical observed for all the experimental data obtained at different concentrations of
Fe’* evaluated, was first order. Furthermore, it was observed that the concentration of Fe’*
resulted in a proportional increase in the rate of mineralization and consumption of H,O,,
being the concentration of 11.2 mg L of Fe®* chosen for the subsequent experiments. Next,
the effect of different concentrations of H,O; (85, 170, 340, 510 and 680 mg L'l) on kinetics
of CIP mineralization and consumption of H;O, using the best concentration of Fe’* (11.2
mg L), and at pH 2.5-2.8 was evaluated. Similar behavior observed for the different
concentrations of Fe** was obtained, the best mathematical fit for CIP mineralization and
H,0;, consumption was of first order. The rate of CIP mineralization also increased
proportionally with H,O, concentration, but up to a certain amount of H,O, (340 mg L'l).
Above of this concentration, there was a decrease in the rate of mineralization due to the
occurrence of inefficient reactions. These results demonstrate the importance of evaluating the
operational parameters, such as the concentrations of Fenton’s reagents, in order to optimize
the efficiency of the photodegradation process, as well as reduce the costs of processes with
chemical reagents. Thus, the best concentrations obtained experimentally in deionized water
(DW) in relation to the operational parameters evaluated considering the CIP mineralization
using artificial radiation were: [Fe3+] = 11.2 mg L' and [H>O;] = 340 mg L. Under these
experimental conditions, the influence of different aqueous matrices (simulated seawater -
SW and treated effluent from sewage treatment plant - STP) in the CIP degradation was
evaluated, and the results were compared to those obtained in DW. Complete removal of CIP
(considering the LQ equipment) was influenced by the composition of the matrices, since in
DW occurred after 2 minutes of the photo-Fenton process, while 10 minutes were required in
SW and STP effluent. This is probably due to the presence of inorganic anions (chloride and
sulphate) in SW, which form stable complexes with iron, and also act as scavengers of
hydroxyl radicals, as well as by the presence of natural organic matter present in the effluent
of STP, which also competes with the target-compound by hydroxyl radicals, influencing the
degradation process. Based on the results obtained in this work, it was observed that the
photo-Fenton process can be an alternative of treatment to waters containing CIP, since there
was complete removal of CIP (considering the LQ equipment) after only 2 minutes, followed
by 75% of DOC removal and reduction of acute toxicity to A. saline from 76.7% + 4.7% to
20.0% = 10.0% after 60 minutes. Since several ecotoxicological effects are associated with
waste pharmaceuticals, in specific antibiotics, in aquatic environments and conventional
processes fail to remove them efficiently, the application of this process appears quite
feasible.

Keywords: Pharmaceuticals. Sewage treatment plant effluent. Advanced oxidation processes.

Surface waters. Toxicity.
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1. INTRODUCAO

A 4gua € a substancia mais importante para a vida, essencial para a sobrevivéncia de
plantas, animais e seres humanos. Embora o planeta Terra seja o Gnico do sistema solar que
apresenta as moléculas de dgua (na forma liquida) na maior parte de sua superficie, apenas
2,5% ¢ considerada dgua doce, dos quais 68,0% correspondem a calotas polares e 30,8% a
aguas subterraneas, rios e lagos, o que reduz consideravelmente a disponibilidade de reservas
de dgua doce. Somado a isso estd o fato que dos 30,8%, 69% sao destinados a agricultura,
23% para industria e apenas 8% para uso doméstico (GRASSI, 2001). Além disso, impactos
ambientais ocorridos pela acdo do homem tém contribuido para deterioracdo da qualidade da
agua. O fornecimento de uma dgua de boa qualidade é um fator necessério para que se possa
garantir a populacdo uma melhor qualidade de vida, visto que é uma das principais vias de
transmissdo de doengas parasitdrias, assim como pode estar relacionada ao desencadeamento
de diversos tipos de efeitos deletérios em humanos e animais, ocasionados pela presenca de
farmacos em diferentes matrizes aquosas (BILA; DEZOTTI, 2003; Idem, 2007; REGITANO;
LEAL, 2010).

De um modo geral, estes contaminantes ndo sdo regulados por uma legislacao vigente,
mas podem vir a ser num futuro préximo, dependendo de seus respectivos efeitos a satde e
ambiente, uma vez que estdo presentes em diferentes compartimentos ambientais.

Os farmacos s@o produtos utilizados no tratamento de vdrias doencas, sendo
classificados de acordo com a sua finalidade e atividade bioldgica, como: horménios,
anestésicos, antilip€micos, anti-inflamatdérios, anti-histaminicos e antibiéticos. Os antibidticos
sdo divididos em subgrupos, tais como f-lactimicos, cefalosporinas, penicilinas, quinolonas,
entre outras. Essa divisdo € feita de acordo com seu grupo ou comportamento quimico

(KUMMERER, 2009a).
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A principal fonte de contaminag@o por farmacos em ambientes aquaticos € proveniente
do descarte do esgoto municipal oriundos das estagdes de tratamento de esgoto (ETE), uma
vez que as plantas municipais nao sdo planejadas para remover esse tipo de poluente. No
Brasil a contaminagdo de ambientes aquaticos ocorre, principalmente, pelo descarte “in
natura”, uma vez que a maioria das cidades ainda ndo possui ETE (RODRIGUES, 2009).

Segundo o Instituto Brasileiro de Geografia e Estatistica (INSTITUTO BRASILEIRO
DE GEOGRAFIA E ESTATISTICA, 2002), somente 20,2% dos municipios coletam e tratam
o esgoto doméstico, 32% s6 dispdem do servico de coleta e em 47,8% dos municipios o
esgoto ndo-coletado € lancado diretamente em rios ou mar. Na regiao Sudeste a situagdo € um
pouco melhor, mas ainda assim, apenas 33,1% dos municipios tém servico de coleta e
tratamento de esgoto, 59,8% somente coletam e em 7,1% dos municipios nao hd sequer o
servico de coleta. Por outro lado, a regido Norte é a que apresenta a pior situagdo, em que
apenas 3,6% dos municipios coletam e tratam o esgoto, 3,5% somente coletam e 92,9% dos
municipios ndo héd sequer o servigo de coleta. Dados da Pesquisa Nacional de Saneamento
Béasico de 2008 e 2011 revelam que estas porcentagens melhoraram, contudo persistem
diferengas regionais marcantes na abrangéncia de saneamento bdsico e dessa maneira,
maiores investimentos sdo necessarios (INSTITUTO BRASILEIRO DE GEOGRAFIA E
ESTATISTICA, 2008; Idem, 2011).

Considerando que milhdes de toneladas de dguas residuais provenientes de esgoto
doméstico e industrial sdo lancadas diretamente em rios, lagos, mares e oceanos,
contaminagcdes com metais pesados, detergentes, graxas, azeites, substdncias radioativas,
farmacos, pesticidas, dentre outros, ocorrem € a presenca destes contaminantes em ambientes
aqudticos pode ser considerada uma ameaca real para a saide humana ou ambiente, visto que

muitos deles podem interferir no sistema enddcrino de humanos e animais e, com isso afetar a
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saiude, o crescimento e a reproducdao (BILA; DEZOTTI, 2003; Idem, 2007; PETROVIC;
BARCELO, 2006; BOLONG et al., 2009; REGITANO; LEAL, 2010).

Outra fonte de contaminacdo € o descarte inadequado de farmacos na forma de
residuos sélidos ou no esgoto doméstico.

Atualmente, grande atencdo da comunidade cientifica tem sido dada a presenca de
farmacos em ambientes aqudticos, uma vez que muitos efeitos deletérios em humanos e
animais podem estar associados a sua presenca nestes compartimentos aquaticos. Contudo, a
preocupacdo ja vem desde a década de 70, onde os niveis de concentragdo determinados
foram da ordem de pg L™' (MELO et al., 2009).

O uso demasiado de antibidticos vem sendo alvo de preocupag@o em varios setores da
sociedade, visto que sdao usados em grandes quantidades, tanto na medicina humana quanto na
medicina veterindria (crescimento do gado, aquicultura, producdo avicola e suina) (BILA;
DEZOTTI, 2007). Estima-se que 70 a 80% dos farmacos utilizados na medicina veterindria
sdo lancados nos esgotos (RODRIGUES, 2009). Segundo dados da Agéncia Nacional de
Vigilancia Sanitdria - ANVISA, somente em 2011, foram vendidos cerca de 94,7 milhdes de
unidades de antibidticos no Brasil, mesmo apds a normativa RDC 20/2011 que proibe a venda
desses farmacos sem receita médica. Estima-se que deste montante, grande parte ficou
mantida nas residéncias, com descarte inadequado apds vencimento (BASSETE, 2011).

Levando em consideragdo que o uso excessivo de antibidticos € um dos principais
fatores que causa a resisténcia bacteriana, a ANVISA visa politicas de conscientizacdo para a
diminui¢do desses produtos e sugeriu a restricio do uso de determinados antibidticos. A
Tabela 1 resume as diferentes correlagdes (positivas e negativas) entre a redu¢do de consumo

e a restauracdo da acdio dos antibi6ticos (MINISTERIO DA SAUDE, 2012).
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Tabela 1. Impacto da restricao de uso de antibiéticos em relagdo a reversao de resisténcia

Resultado da
e restricao da
Antibidtico com uso . . . ¢ L .
. Microorganismo avaliado classe sobre a Comentario
restrito =
reducio da
resisténcia
) .. S. pyogenes Demora superior a
Eritromicina pyos .. . p
(estreptococo grupo A) Positivo dois anos para o
efeito ser observado
) .. S. pneumoniae .
Eritromicina prnet ! Negativo
(pneumococo)
Mesmo apds
. . reducgdo sustentada
Sulfametoxazol E. coli Negativo .
g de mais de 97% no
uso
Répida queda nas
taxas de resisténcia
apo6s redugio de
. ) . .. uso. Retorno aos
Ciprofloxacino E. coli Positivo

niveis basais apds
novo incremento de
uso, comprovando
relagdo causa-efeito

Fonte:MINISTERIO DA SAUDE, 2012.

A absorcdo, a distribuicdo, o metabolismo, a excre¢do e a acdo de um farmaco
dependem do seu transporte através das membranas celulares. Os fatores que influenciam esse
transporte sdo: massa molar, conformac¢do estrutural, grau de ionizagdo e lipossolubilidade.
Os orgdos excretores eliminam mais facilmente compostos polares do que substincias
apolares, por isso farmacos lipossoliveis ndo sdo facilmente eliminados até que sejam
metabolizados em compostos mais polares para posterior eliminacdo (BRUNTON et al.,
2012).

O rim € o 6rgdo excretor mais importante do corpo humano, sendo responsdvel pela

eliminacdo de 25-30% dos farmacos de forma inalterada. Os farmacos ingeridos por via oral,
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metabolitos dos farmacos excretados na bile ou secretados diretamente no trato intestinal, e,
que nao foram reabsorvidos, sao excretados nas fezes (BRUNTON et. al., 2012)

As enzimas metabolizadoras dos farmacos sdo encontradas em vdrios tecidos do
corpo, mas em niveis maiores nos tecidos do trato gastrointestinal (figado e intestinos delgado
e grosso). Os farmacos administrados por via oral sdo absorvidos pelo intestino, e, levados
para o figado que € o maior responsdvel pelo metabolismo. Uma parte do farmaco ativo nao
entra nesse metabolismo, pois é absorvido diretamente no trato gastrointestinal e no figado,
enquanto outra parte ¢ metabolizada até ser totalmente eliminada. Dessa forma, os farmacos
ndo sao totalmente metabolizados e permanecem por mais tempo no organismo (BRUNTON
et al., 2012).

O metabolismo dos farmacos consiste em duas etapas: a primeira fase envolve reagcdes
de oxidacdo, reducao e hidrolise, enquanto a segunda fase envolve reacdes de glicuronidagao,
sulfatacdo, acilagdo, metilagdo e a formagao de adutos com glutationa (BRUNTON et al.,
2012).

As enzimas envolvidas na primeira fase possibilitam a introdu¢do dos grupos
funcionais —OH, —-COOH, -SH, -O- e NH,, os quais aumentam muito pouco a
hidrossolubilidade do farmaco, mas alteram profundamente suas propriedades biolégicas. As
reacoes envolvidas nessa fase provocam a inativacdo do farmaco. Em alguns casos, as
hidrdlises de uma ligacdo éster ou amida, provoca a bioativagdao do farmaco (BRUNTON et
al., 2012).

As enzimas envolvidas na segunda fase facilitam a eliminagcdo dos farmacos e a
inativacdo dos metabdlitos eletrofilicos produzidos na oxidagdo e que podem ser téxicos. As
reacdes envolvidas nesta fase produzem metabdlitos mais hidrossoldveis, o que facilita a
eliminagdo do farmaco pelos tecidos. A Tabela 2 mostra as enzimas envolvidas nas duas fases

do metabolismo dos farmacos (BRUNTON et al., 2012).
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Tabela 2. Enzimas metabolizadoras dos farmacos

Enzimas Reacio

“Oxigenases”(Fase 1)

Citocromo P450 (P450 ou CYP) Oxidacdo do C ou O, desalquilacdo
Monoxigenases contendo flavina (FMO) Oxida¢do do N, S ou P
Epoéxidoshidrolases Hidrdlise dos epdxidos

“Transferases”(Fase2)

Sulfotransferases (SULT) Adicao de sulfato

UDP - glicuronosiltranferases (UGT) Adicao de acido glicurdnico
Glutationa-S-transferases (GST) Adicdo de glutationa
N-acetiltransferases (NAT) Adicao de grupo acetila
Metiltransferase Adicao de grupo metila

Outras enzimas

Alcooldesidrogenases Reduciao de alcoois
Aldeiododesidrogenases Reducido de aldeidos
NADPH- quinonaoxidorredutoses Reducdo das quinonas

Fonte: BRUNTON et al., 2012.

Em consequéncia de seu amplo uso, os farmacos podem ser encontrados em dguas
superficiais, subterraneas e em afluentes de estacdes de tratamentos de esgoto, visto que nao
sao totalmente metabolizados pelo organismo, sendo excretados na urina e/ou nas fezes de
humanos e animais (Figura 1) (BILA; DEZOTTI, 2007; MELO et. al., 2009; REGITANO;
LEAL, 2010; TONG; ZHUO; GUO, 2011). As possiveis rotas dos farmacos no meio

ambiente sdo representadas na Figura 1.
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Figura 1. Possiveis rotas de firmacos no meio ambiente.

[ Aplicagio ] [ Produgio
Medicina Medicina Aquicultura Indistria
Veterindria Humana
v v
[ Excregio }
} ! ‘
Esterco ] { Esgoto ] Sedimento
) Lo 7 (e
[ Solo ’ [ ETE le Aterro Estagao de
J° Sanitario tratamento
de efluentes
industriais
5
A 7l

| Agua de Subsolo ]4—"[ Aguas Superficiais ]<—

' v

| Estacfio de Tratamento de Agua }—> Agua Potavel

Fonte: BILA; DEZOTTI (2003).

Os impactos causados ao meio ambiente, e, danos a saide humana e animal (pelo
excesso de antibidticos) ainda sdo poucos conhecidos, bem como as concentragdes maximas
permitidas para diferentes compartimentos aquaticos. Niveis de concentracdes na ordem de
g ang L tém sido determinados e publicados na literatura (REGITANO; LEAL, 2010).

No Brasil, no Estado do Rio de Janeiro, foram detectados antilip€micos, anti-
inflamatérios e alguns metabdlitos em esgotos domésticos, efluentes de ETE, e,dguas
superficiais — dguas de rios, em concentragdes entre 0,1 e 10 ug L".Outros compostos como
estrogénios naturais e contraceptivos sintéticos, também foram encontrados em concentragdes
na ordem de pug Lt (BILA; DEZOTTI, 2003).

Segundo o trabalho de BILA e DEZOTTI (2003) as técnicas mais utilizadas para
deteccao de farmacos residuais na faixa de concentragcdo de ng L'e ug L, sdo baseados na
extracdo em fase solida (para pré-concentracdo e clean up), seguido de determinagdo por

cromatografia gasosa acoplada a espectrometria de massas (CG/EM), ou cromatografia
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liquida de alta eficiéncia acoplada a espectrometria de massas (CLAE/EM). A Tabela 3

mostra as técnicas utilizadas para a determinacdo de alguns farmacos.

Tabela 3. Técnicas utilizadas na determinagdo de farmacos.

Método

Substancias

CLAE/EM

Acido salicilico, anti-inflamatérios
Antilipémicos

Acido clofibrico
Anticonvulsivantes

Antibidticos

CLAE/EM/EM

Analgésicos

-bloqueadores

Antilip€micos

Anti-inflamatdrios

Drogas psiquiétricas e antidiabéticas

Antibidticos

CG/EM

Analgésicos, anti-inflamatdrios
Antilipémicos e metabdlitos
Anticonvulsivantes

Drogas psiquiéatricas
Estrogénios

Acido Clofibrico

CG/EM/EM

Anti-inflamatorios, anticonvulsivantes
Acido salicilico

Acido clofibrico

Antilipémicos

B-bloqueadores

Drogas psiquiatricas

Estrogénios

Fonte: Adaptado de BILA; DEZOTTI (2003).
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Dentre os problemas associados a presenca de farmacos em ambientes aquaticos estio:
alteracdoes genéticas (anti-inflamatérios), interferéncia no ciclo biol6gico, inibindo o
crescimento e causando dano ao DNA (antibidticos), feminizacdo de peixes (hormodnios),
alterac@o no desenvolvimento de plantas (antibiéticos), dentre outros (RODRIGUES, 2009).

A minimizacdo da geracao de residuos e tecnologias capazes de minimizar este tipo de
polui¢do € de extrema importancia para que os efeitos, ainda que parcialmente desconhecidos,
nao sejam agravados e prejudiquem ainda mais o meio ambiente e a saide humana. Os meios
de tratamentos de esgotos domiciliares e industriais ndo sdo efetivamente suficientes para
remover parcial ou totalmente esses produtos, pois boa parte dos residuos desses esgotos
possui os antibidticos na forma ativa (KUMMERER, 2009b). Dentre os antibidticos, os da
classe das quinolonas sdo utilizados em grande quantidade tanto em humanos quanto em
animais, sendo importante avaliar alternativas de tratamento de dguas contendo este tipo de

poluente.

1.1. Quinolonas

As quinolonas constituem um dos principais grupos de antibidticos utilizados para o
tratamento de doencas em seres humanos e animais. Seu grande uso na medicina veterindria
aumenta seu poder de contaminagdo para a saide humana devido ao fato de serem
metabolizados no organismo dos animais e se depositarem nas gorduras dos mesmos,
causando reagOes alérgicas ou resisténcia a antibidticos nos seres humanos. Na Unido
Européia o uso desses produtos na veterindria é regulamentado, sendo estabelecidos limites
maximos de residuos (LMR) para oito quinolonas (AGUf et al., 2012).

LMR corresponde a mdxima concentracdo legalmente permitida em alimento apds a

administracdo de uma droga veterindria, podendo ser expressa em mg kg'1 (L") ou ug kg
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(L") (TOALDO, 2011). Os limites maximos permitidos para algumas quinolonas, de acordo

com o anexo I da EC n° 2377/90 da Unido Europeia, estdao representados na Tabela 4.

Tabela 4.LMR para quinolonas.

Quinolona LMR Referéncia
(ngL™
Danofloxacino 30 TOALDO, 2011
Flumequina 50 TOALDO, 2011
Marbofloxacino 75 TOALDO, 2011
Enrofloxacino 100 TOALDO, 2011
Lomefloxacino 100 TOALDO, 2011
Ciprofloxacino 100 TOALDO, 2011
Difloxacina 400 SOUZA et al., 2013
Acido oxolinico 100 SOUZA et al., 2013

As quinolonas foram descobertas acidentalmente em 1962, por George Lesher e

colaboradores, durante uma destilagdo na sintese de cloroquina. O produto desta destilacdo

apresentava atividade antimicrobiana, surgindo a primeira quinolona, conhecida como 4cido

nalidixico (Figura 2) (SILVA; HOLLENBACH, 2010).

Figura 2. Férmula estrutural do dcido nalidixico.
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A partir do 4cido nalidixico foram sintetizados a flumequina e o dcido oxolinico
(Figura 3), constituindo o grupo das quinolonas da primeira geracdo. Esses produtos foram
eficientes no combate as bactérias causadoras de infecgdes urindrias, porém nao apresentavam
nenhuma atividade contra Pseudomas, bactérias anaerdbicas e gram-positivas, surgindo a
necessidade de medicamentos mais potentes contra essas bactérias. Assim, em 1980 foram
sintetizadas as quinolonas da segunda geragdo, as fluoroquinolonas (SILVA;

HOLLENBACH, 2010).

Figura 3. Férmula estrutural da (A) flumequina e (B) 4cido oxolinico.

CH, 0

F COOH L

(A) (B)

As pesquisas evoluiram, bem como o conhecimento sobre a resisténcia de bactérias a
determinados antibidticos. Atualmente existem quatro geragdes de quinolonas utilizadas para
o tratamento de diversas doencas (Tabela 5). Quanto maior a geracdo, maior a acdo

antimicrobiana.



Tabela 5. Geragdo de quinolonas.

Quinolonas Compostos Acéo contra
Gram-negativas
1* geragdo Acido nalidixico »
(Enterobactérias)
2? geracio Ciprofloxacino Gram-negativas
. i Gram-positivas
(Fluoroquinolonas) Enrofloxacino p
Levofloxacino Gram-positivas
3% geracao . L
s Moxifloxacino Micobactérias
Gram-negativas
Trovafloxacino N
a ~ Gram-positivas
4% geracao . .
Sitafloxacino

Anaerobios

Fonte: Adaptado de BAPTISTUCCI, 2012.

1.1.1. Fluoroquinolonas

28

As fluoroquinolonas sdo quinolonas de segunda geracdo, de amplo espectro

antibacteriano utilizadas no tratamento de doencas humanas e veterindrias, ganhando

popularidade a partir da década de 1980, quando seu uso foi difundido pela Europa. Sdo

utilizadas no tratamento de doencas causadas por bactérias gram-negativas e gram-positivas

(VAN DOORSLAER et al.,2011).

Essas substancias se diferem das quinolonas da primeira geracdo pela presenca de um

atomo de fldor na posicdo seis do anel quinolonico e um grupo piperazinil (Figura 4). A

presenca deste dtomo de fldor contribui para aumentar o espectro de atuacao deste antibidtico,

agindo tanto contra bactérias gram-positivas quanto gram-negativas. Com isso, houve um
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aumento da atividade antimicrobiana em até 1.000 vezes quando comparado com as
quinolonas da primeira geracdo, o que contribuiu para um amplo uso no tratamento de

infec¢cdes em humanos e animais (KASSAB et al., 2005).

Figura 4. Férmula estrutural do norfloxacino; em destaque o grupo piperazinil.

ey

)

A maioria das fluoroquinolonas nao € totalmente metabolizada pelo organismo, sendo
descartadas no meio ambiente na sua forma ativa, ou, como produtos provenientes da sua
degradacdo. Além disso, a remo¢do de antibidticos nas estagdes de tratamento de esgoto
convencional € incompleta, devido a baixa biodegradabilidade (VAN DOORSLAER et al.,

2011).
1.1.2. Ciprofloxacino (CIP)

O ciprofloxacino - CIP (Figura 5) € um antibidtico pertencente a segunda gera¢io do
grupo das quinolonas, as fluoroquinolonas. Ele atua na inibicdo do DNA da enzima girase ou
topoisomerase II, e, da topoisomerase IV, impedindo assim, a sobrevivéncia de bactérias
(PAUL; DODD; STRATHMANN, 2010). Possui rdpida absor¢ao, e, € indicado no tratamento
de diversas doencas tais como: do trato urindrio, respiratério, digestério entre outras

patologias.
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Figura 5. Férmula estrutural do CIP (C;7H;sFN303=331,3 g mol'l).

(0] o

oy

O CIP é um dos medicamentos mais utilizados na Europa. Estudos de monitoramento
feitos em diferentes paises (Suica, Estados Unidos, Austrdlia e China) encontraram este
antibidtico presente em diferentes ambientes aqudticos e em niveis de concentracdo variando

entre 2,5 e 124.000 ng L'I(Tabela 6).

Tabela 6. Concentracdoes médias de CIP em diferentes matrizes aquosas em alguns paises.

Concentraciao Técnica utilizada para
Matriz Referéncias
(ng L'l) determinacio de CIP
Esgoto bruto/Itédlia 260 MELO et al., 2009
Efluente de ETE/Italia 97 MELO et al., 2009
Efluente de ETE/Franca 60 MELO et al., 2009
Efluente de ETE/Grécia 70 MELO et al., 2009
CG-MS/LC-MS/MS-TOF
Efluente de ETE/Suécia 30 MELO et al., 2009
Efluente de ETE/Suica 370 MELO et al., 2009
Agua superficial/ EUA 20 MELO et al., 2009
Efluente hospitalar/Bélgica 124.000 DE WITTE et al., 2009
Agua superficial/Brasil 199 CLAE-UV BAPTISTUCCI, 2012
VASCONCELOS et
Efluente hospitalar/Brasil 32.000-99.000 LC-FLD
al., 2009a
LOCATELLI
Agua superficial/Brasil 2,5 LC-MS-MS SODRE;

JARDIM,2011
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1.2. Tecnologias disponiveis para o tratamento de aguas e suas limitacoes

O objetivo de um tratamento de dgua € sempre eliminar certos contaminantes,
normalmente em misturas complexas de compostos organicos e inorganicos presentes num
efluente, de tal maneira que uma vez tratado, siga as especificacdes para seu descarte ou reuso
de acordo com a legisla¢do de cada pais. No Brasil o efluente deve seguir respectivamente as
Resolugdes Federais CONAMA N° 357 de 17 de margo de 2005, e, CONAMA N°415 de 13
de maio de 2011 (BRASIL, 2005; 2011).

Virios sdo os processos e tecnologias disponiveis para a eliminacao de contaminantes
em agua, que podem ser divididos em trés grandes grupos: tratamentos fisicos, quimicos e
bioldgicos.

Entre os processos mais comumente empregados estdo a adsor¢do em carvao ativado,
incineragdo e o tratamento bioldgico. O processo fisico de adsor¢cdo em carvao ativado baseia-
se na transferéncia de fase, em que se faz necessario um posterior tratamento para a
degradacdo do contaminante. A incineracdo apresenta desvantagens como o alto custo, por
necessitar de uma alta quantidade de energia, além da possibilidade de formagdo de tragos de
dioxinas e furanos como subprodutos de oxidac¢do incompleta. O tratamento bioldgico, apesar
de ser um processo de baixo custo, apresenta inconvenientes como elevado tempo de reagdo,
demanda de grandes dreas, além da possibilidade de existirem substancias toxicas e ndo
biodegraddveis aos micro-organismos, persistindo e se acumulando no ambiente,
inviabilizando a aplicacdo deste processo para determinados tipos de efluentes.

No Brasil, o controle do descarte e armazenamento de efluentes ainda é insuficiente, e
a auséncia de processos adequados de tratamento de residuos € uma realidade. Neste contexto,
o desenvolvimento de novos processos de tratamento de efluentes que garantam um baixo

nivel de contaminantes € indispensavel.
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Os Processos Oxidativos Avangados (POA) estdo se tornando um dos recursos
tecnoldgicos mais utilizados no tratamento de dguas contaminadas com produtos organicos
procedentes de efluentes industriais (industrias quimicas, farmacéuticas, agroquimicas,
téxteis, de pinturas etc.), que ndo sdo tratdveis mediante técnicas convencionais devido a sua

elevada estabilidade quimica ou baixa biodegrabilidade de seus componentes.

1.2.1. Processos Oxidativos Avancados (POA)

Os POA sao reagdes quimicas que tém a finalidade de remover elétrons de uma
substancia para aumentar o seu estado de oxidagdo. Os agentes oxidantes envolvidos nesses
processos sdo geralmente, H,O, ou Os3. A geracdo de radicais altamente oxidantes, como 0s
radicais hidroxila *OH, garantem a eficiéncia dos POA. Seu poder de oxidacdo (E’= 2,8 V) é
maior que muitos agentes oxidantes convencionais, o que garante a eficdcia na oxidacao de
varios compostos organicos (HOMEM; SANTOS, 2011).

Os radicais "OH podem iniciar diferentes tipos de rea¢des com diferentes grupos
funcionais formando radicais organicos instaveis que sdo posteriormente oxidados até CO,,
H,Oe é4cidos inorgénicos provenientes do heterodtomo presente (Eq. 1 a 3), apresentando
constantes de velocidade da ordem de 10° — 10° L mol™ s (HAAG; YAO, 1992; BUXTON

et al., 1988).

Abstragdo de dtomo de hidrogénio (geralmente com hidrocarbonetos alifaticos):

RH + "OH —'R + H,0 (1)
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Adicao eletrofilica (geralmente com hidrocarbonetos insaturados ou aromaticos):

PhX + ‘OH —HOPhX’ 2)

Transferéncia eletronica (geralmente com compostos halogenados):

RX + *OH — RX"" + OH'(3)

Existem vérios métodos disponiveis para a geragdo de radicais ‘OH, os quais
necessitam ou nao de absorcao de luz UV-Vis.
Dentre os métodos que necessitam de absor¢ao de luz (fotoquimicos), pode-se citar:
¢ Fotolise homogénea: ocorre em solugdes homogéneas contendo H,O,, O3 ou uma
combinacdo dos dois, utilizando irradiagdao UV.
¢ Fotdlise heterogénea: sio utilizados semicondutores (geralmente TiO,) que absorvem

irradiacdo UV, gerando "OH.
1.2.2. Processos Fenton e foto-Fenton

O processo de Fenton foi proposto pela primeira vez em 1894, por Henry J. H. Fenton,
durante a oxidacdo do 4cido tartdrico. Este processo consiste na combinagdo de ions Fe**e
peréxido de hidrogénio em meio 4cido, gerando radicais hidroxila ("OH) (Eq. 4), os quais

degradam os compostos organicos (GROMBONI et al., 2007).

Fe** + H,0, — Fe’" + OH” +'OH ki=76 m!'s! 4)
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Os radicais formados podem reagir com Fe?* produzindo Fe’* (Eq. 5):

‘OH + Fe** > Fe™* + O ko, =3,2x10 M s(5)

Os fons Fe** também reagem com H,O, (Eq. 6 e 7), contudo a velocidade da reacgdo é

muitas ordens de grandeza menor (Eq. 6) quando comparado com a reacio via Fe®* (Eq. 4):

Fe** + H,0,— Fe*  + H' + "OH,  k3=0,001-0,01 m’'s™ (6)

Fe’" + *OH,— Fe** + O, + H ks=1,2x10°m™" 7! (7

A mineralizacdo de poluentes organicos (Eq.8) neste processo pode ser incompleta

devido a transformacdo desses poluentes em produtos intermedidrios resistentes a oxidagao.

*OH + composto-alvo — H,O + intermedidrios— CO, + H,O (8)

Isto ocorre devido a formacdo de 4dcidos carboxilicos de baixa massa molar, refratarios
a oxidacgdo, assim como pelo fato deles formarem complexos com ifons ferro dissolvidos,
reduzindo a quantidade de radicais *OH, e consequentemente, a eficiéncia de degradagio.

Uma alternativa para aumentar a mineralizacdo desses poluentes € combinar o
processo de Fenton com radiacdo UV-Vis. Esse processo permite a regeneracdo de ions
ferrosos (Eq. 9) e potencializa a formacio de “OH na reacio entre H,O, e Fe®*, aumentando a
eficiéncia de oxida¢do de compostos organicos. Isso se deve principalmente a fotorreducao do

fon Fe™* para Fe™*, e, oxidacdo do ligante OH™ para *OH (Eq. 9).

FeOH?* + hy— Fe** + *OH 9)
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Uma das vantagens da utilizacdo desse processo € a utilizagdo de reagentes de baixo
custo e pronta disponibilidade, baixa toxicidade dos reagentes, e a facilidade de manuseio do
H,0,(HOMEM; SANTOS, 2011).

Os processos Fenton e foto-Fenton apresentam algumas limitacdes, tais como: pH,
temperatura, concentracdes de ferro, HO, e matéria organica dissolvida.

A temperatura é fator que favorece tanto o processo Fenton quanto o foto-Fenton por
aumentar a cinética da reacao. Porém, o aumento da temperatura (acima de 48°C), favorece a

decomposicdo do H,0O,, diminuindo a quantidade disponivel para a reacdo (Eq.10).

2 H,O,— 2H,0 + O, (10)

O excesso de H,Ostambém pode prejudicar o processo devido a recombinagdo dos

radicais “OH-"OH e *OH-H,0; (Eq. 11 e 12):

2°0H — H,0, (11)

‘OH + H,0,— HO"; + H,0 (12)

O pH € um fator importante na eficiéncia do processo, sendo necessario trabalhar
numa estreita faixa de pH (entre 2,5 e 3,0). Em pH muito baixo (entre 1 e 2), ocorre a
diminui¢do da quantidade de "OH na solucdo pelo excesso de H" (Eq. 13), enquanto, em pH
muito alto, ocorre a precipitacio de Fe’*, reduzindo drasticamente a quantidade de ferro

soldvel, e consequentemente, a formagio de “OH.

‘'OH + H" + e — H,O (13)
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Em geral, o processo foto-Fenton € eficiente no tratamento de efluentes, mas algumas
condi¢des precisam ser consideradas. Efluentes com alto teor de matéria organica
(municipais, hospitais e indudstrias farmacéuticas), diminuem a eficacia do processo devido a
alta turbidez que esses efluentes apresentam, pois impede a absor¢do de irradiacio UV

(HOMEM; SANTOS, 2011).

1.3. Degradacao de CIP por fotdlise e POA

Estudos com o objetivo de avaliar a degradacao da CIP por fotdlise concentraram-se
em condi¢des operacionais (fonte de irradiacdo e pH), qualidade da dgua, cinética de reagao,
identificacdio de intermedidrios, atividade antimicrobiana residual, toxicidade e
biodegradabilidade (ARAKI; KITAOKA, 1998; BABIC; PERISA;SKORIC, 2013). Estes
estudos tém demonstrado que a cinética de fotodegradacao CIP é afetada pelo pH e fonte de
irradiacdo (VAN DOORSLAER et al., 2011). Além disso, em alguns casos, os subprodutos
gerados ndo sdo biodegraddveis (VASCONCELOS et al.,, 2009b) e parecem ter maior
toxicidade que o composto original (YUAN et al., 2011)

Por exemplo, um estudo comparativo da degradacdo de CIP por fotdlise em diferentes
matrizes aquosas mostrou que a composi¢do da matriz influenciou fortemente a eficiéncia de
degradacdo de CIP, obtendo-se menor eficiéncia para as matrizes de dgua de rio e dguas
residuais quando comparado com 4gua deionizada (HOMEM; SANTOS, 2011). Em outro
trabalho aplicando fotdlise, foi observado que apds 64% de fotodegradacao de CIP nao houve
efeito na inibicdo da bioluminescéncia utilizando a bactéria Vibrio fischeri, o que indica a
formacao de intermedidrios de menor toxicidade (VASCONCELOS et al., 2009b).

Estudos que avaliaram o uso de processos oxidativos avancados (ozonizagdo,

perdxido, fotocatélise heterogénea, processo foto-Fenton, entre outros), como alternativas
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para tratamento de dguas residuais para remover CIP também foram feitos (VASCONCELOS
et al., 2009a; SUN et al., 2009a; PERINI; PEREZ-MOYA; NOGUEIRA, 2013).

Aplicando ozonizacao em pH 7, foi possivel remover 95% de CIP apds 60-75 min de
reacdo (DE WHITE et al., 2009). Alta eficiéncia de remocdo de CIP e matéria organica
também foram obtidas quando os processos Fenton e foto-Fenton foram utilizados como
alternativas para o tratamento de 4dgua contendo o antibidtico CIP (Tabela 7) (HOMEM,;

SANTOS, 2011).

Tabela 7. Comparacdo da eficiéncia dos processos Fenton e foto-Fenton na degradagao de

CIP.

Remocio (%)

Processo
Demanda Quimica de CarPo.no
CIpP Oxigénio (DQO) Organico
8 Total (COT)
Fenton 53 44 20
foto-Fenton 74 56 50

Fonte: HOMEM; SANTOS (2012).

No trabalho de revisdo de Homem e Santos (2011) ha o relato do trabalho de Pérez-
Moya e colaboradores (2010) na qual foi observado que durante o tratamento de efluente
contendo antibidticos, a toxicidade aumentou durante a primeira fase de reagdo do processo
foto-Fenton, mas em seguida diminuiu ao longo do tempo.

Guinea e colaboradores (2009) observaram que inicialmente o processo Fenton
apresentou resultados satisfatorios, mas rapidamente houve a formacdo de compostos mais

toxicos, aumentando a toxicidade do efluente.
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Perini e colaboradores (2013) avaliaram a oxidag@o e mineralizagao de CIP utilizando
diferentes fontes de ferro e faixas de pH. As fontes de ferro utilizadas foram citrato, oxalato e
nitrato e os valores de pH foram 2,5, 4,5 e 6,5. O estudo foi feito com duas concentra¢des de
CIP,1e25mgL™".

Em pH 4,5,maior eficiéncia de degradacio de CIP (25 mg L), foi obtida com citrato e
oxalato férrico, obtendo-se 98% apds 10 minutos de reacdo, enquanto 20% foi obtido na
presenca de nitrato férrico. Comportamento semelhante foi obtido com relacdo a remocao de
carbono organico total, 70% com citrato, 41% com oxalato e apenas 5% com nitrato férrico.
Segundo os autores, a maior remog¢do, obtida com citrato e oxalato, € atribuida ao maior
rendimento quantico (que € uma medida da eficiéncia fotonica de uma reagdo fotoquimica
definida como o nimero de mols de um produto formado ou reagente consumido por nimero
de mols de fétons absorvidos), desses dois complexos para a geracdo de fons Fe**. Valores
semelhantes foram obtidos trabalhando-se em pH 2,5, enquanto que em pH 6,5, a degradacdo
de CIP diminuiu significativamente.

Analisando a degradagio de CIP em concentracio de 1 mg L™, os autores relataram
que a degradacao foi mais eficiente utilizando citrato férrico em pH 2,5, cerca de 94% apds 10
minutos de reacdo, enquanto que utilizando nitrato férrico a degradacdo foi de 54% apds o
mesmo intervalo de tempo. Este valor também foi obtido para citrato férrico em pH 6,5,
enquanto que, em pH 4,5 e 6,5 a degradacdo de CIP foi de 31% e 21%, respectivamente. Os
autores também observaram que, os valores obtidos para degradacdo de CIP, utilizando
citrato, foram independentes do pH até 4,5. Em pH 6,5 os valores diminuiram
significativamente, sendo o0 mesmo observado para oxalato, embora houve uma diminui¢do na
degradacao de CIP quando aumentou-se o pH de 2,5 a 4,5.

Embora varios estudos tenham sido realizados avaliando a degradagao CIP por POA, a

nosso conhecimento, nenhum estudo avaliando a influéncia dos parametros operacionais
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(Fe3+e H,0,) sobre as relagdes quantitativas entre a mineralizacdo de CIP, e a velocidade de
consumo de H,O, (kga02), bem como a aplicagao do processo foto-Fenton para degradagao de
CIP em diferentes matrizes aquosas foi relatado até agora. Também € importante ressaltar que
embora maior eficiéncia de CIP foi obtida com citrato e oxalato (PERINI; PEREZ-MOYA;
NOGUEIRA, 2013), os autores deste trabalho optaram em utilizar nitrato férrico, uma vez
que esta espécie de ferro ndo possui em sua estrutura dtomo de carbono, como € o caso do
citrato e oxalato, os quais contribuem para aumentar o valor inicial de carga organica da
solucdo, o que provavelmente pode implicar em maior consumo de H0,, e

consequentemente, custos do processo.
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2. OBJETIVOS

2.1. Geral

Avaliar a degradagdo do antibidtico ciprofloxacino pelo processo foto-Fenton.

2.2. Especificos

v Avaliar a influéncia de diferentes concentracdes dos pardmetros operacionais (Fe**
e H,0,) na degradacdo de CIP utilizando radiacao artificial;

v Determinar a ordem da reacdo para a mineraliza¢do (remogio de carbono orginico
dissolvido - COD) de CIP, e, consumo de H,O,, para as diferentes concentra¢des
de Fe** e H,0, avaliadas;

v" Verificar a correlagdo entre as velocidades de mineralizacdo e de consumo de
H,0; para as diferentes concentracdes de Fe** ou H,0, avaliadas;

v Avaliar a influéncia de diferentes matrizes aquosas (dgua deionizada — AD; dgua
do mar simulada — AD e efluente de estacdo de tratamento de esgoto — ETE) na
degradacao de CIP;

v" Sob as melhores condi¢bes experimentais obtidas dos parimetros operacionais,
avaliar a evolucdo da toxicidade aguda de A. salina para as amostras antes e

durante aplicacao do processo foto-Fenton em AD.
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3. MATERIAIS E METODOS

3.1. Reagentes

Todas as solucdes foram preparadas utilizando dgua deionizada e reagentes de grau
analitico. Nitrato férrico (Fe(NOs);. 9H,0) (Vetec) foi utilizado para preparar uma solucao
estoque 0,25 mol L' 4cido sulfirico (H,SO4) (Quimex) e/ou hidroxido de sédio (NaOH)
(Vetec) 3 mol L para ajustar o pH das solucdes entre 2,5 e 2,8 ou entre 6 e 8; sulfito de sédio
(Na,SO3) (Vetec) para preparar uma solugdo estoque 1,0 mol L"';metavanadato de amonio
(NH4VOs) (Vetec) para preparar uma solugao estoque 0,06 mol L'em 0,36 mol L'de H>SOy;
peréxido de hidrogénio (H,0,) 30% (m/m) (Vetec), e padrao de CIP (Sigma-Aldrich) para o
preparo das solugdes a serem fotodegradadas. Todos os reagentes foram utilizados na forma
como adquiridos. Metanol (CH30OH) grau HPLC e 4cido fosférico (H3PO4) 0,017
mol L (Vetec) foram utilizados como fase mével nas determinagdes cromatograficas. Padroes
de ftalato acido de potédssio (KHCgH4O4)(Vetec), carbonato e bicarbonato de sédio (Na,COs e
NaHCO3) (Proquimios) foram utilizados para construcdo das curvas de carbono total e

inorganico, respectivamente.

3.2. Amostras de agua do mar simulada e efluente de ETE tratado

A fim de avaliar os efeitos da matriz sobre a fotodegradacdo de CIP, foram utilizadas
matrizes de 4gua do mar simulada e efluente de ETE tratado. Para a obtencdo de 4gua do mar
simulada, foi utilizado sal marinho comercial, dissolvendo-se 35 gramas deste sal para cada

litro de 4gua. Os principais ions e as respectivas porcentagens (m/m) que constituem o sal
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marinho sdo: 55,04% cloreto, 30,61% sédio, 7,68% sulfato, 3,69% magnésio, 1,16% célcio e
1,10% potassio (WIKIPEDIA, 2014).

O efluente de ETE foi coletado no més de janeiro de 2014, durante o verdo. A estacdo
de tratamento de esgoto serve cerca de 95% da populacdo de Uberlandia, uma cidade com
mais de 650000 habitantes. Esta planta € baseada em reator de fluxo anaerébico. A amostra
foi recolhida depois de um tratamento completo.

Uma vez recolhidas, as amostras foram mantidas sob refrigeracdo até que os ensaios

fossem realizados.

3.3. Verificacdo da estabilidade de uma soluc¢iao de CIP em diferentes valores de pH:

hidrolise

Para verificar se o antibidtico CIP sofre hidrélise, foram feitos testes utilizando
solucdes de CIP 11,0 mg L' em diferentes valores de pH (2,7; 6,7; 7,4 e 10,0). Logo apds o
preparo da solugdo de CIP 11,0 mg L™, retirou-se uma aliquota e injetou-se no cromatdgrafo
para utilizar este valor como referéncia. Posteriormente, estas solu¢des ficaram armazenadas
na geladeira a 4°C em frascos dmbar durante o periodo de um més. Neste intervalo (apds
1,5 h, 1, 7, 15 e 30 dias) monitorou-se a concentragdo de CIP e comparou-se com o valor de

referéncia.

3.4. Sistema de fotodegradacao

Os experimentos de fotodegradacdo foram feitos num reator cilindrico anular oco

(0,850 L) contendo uma lampada de vapor de mercirio de 400 W (inserida no centro deste

reator) (OLIVEIRA et al., 2012), a qual apresenta uma irradidncia UVA de 1100 W m>
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(MACHADO et al., 2003) e um fluxo fotonico de 3,3 x 10 insteins™ (entre 295 e 710 nm)
(MACHADO et al., 2008). Um volume total de 5L da solu¢do de CIP 33,1 mg L'I(COD =
20,4 mg C L") ficou sob recirculacdo com uma vazdo de 2,14 L min™ apos adicao da solugdo
de Fe3+, ajuste do pH entre 2,5-2,8 com H,SO,, e adicdo de H,0,. Esta solugdo ficou mantida

a temperatura de 25 (+ 2) °C utilizando um banho termostatizado (TE184 - Tecnal) (Figura 6).

Figura 6. Foto do reator com lampada (A) e do sistema (B) utilizado durante a

fotodegradacgdo de CIP utilizando radiagdo artificial.

Reator com
lampada

Primeiramente foi feito um estudo avaliando o efeito de diferentes concentragdes de
Fe’* (1,4,5,6,11,2 ¢ 16,8 mg L'l) sobre a cinética de remog¢ao de CIP e COD utilizando 510
mg L'de H,0,. A seguir, foi avaliado o efeito de diferentes concentracdes de H,O»(85, 170,
340 ¢ 510 mg L) sobre a cinética de remogdo de CIP e COD utilizando 11,2 mg L™ de Fe’*.
Foram coletadas 30 mL de solucdo num intervalo de 5 min durante 30 min, para as
respectivas andlises.

Com a finalidade de determinar a influéncia que cada parametro do processo (pH,

irradiacao, H,O, e Fe3+) exerce individualmente na eficiéncia do mesmo, foram feitos
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experimentos controle com solucdo de CIP 33,1 mg L™, utilizando as condicdes previamente
determinadas ([H,0,] =340 mg L', [Fe’*] = 11,2 mg L") em pH 2,5-2.8 durante 60 minutos.
Em seguida, sob as melhores condi¢des experimentais obtidas dos parametros
operacionais avaliados ([Fe3+] = 11,2 mg L'e [H>O;] = 340 mg L'l) em pH 2,5-2,8, foram
feitos experimentos avaliando a influéncia de diferentes matrizes aquosas (AM e efluente de
ETE), sendo os resultados comparados aos obtidos em AD durante 60 minutos do processo
foto-Fenton. Para o experimento em AD, também foi avaliada a evolugdo da toxicidade aguda
para Artemia salina antes e durante aplicacdo do processo foto-Fenton, a fim de avaliar a
viabilidade deste processo como uma alternativa de tratamento de &4gua contendo este

composto-alvo.

3.5. Analises quimicas e bioensaios

A eficiéncia do processo de fotodegradacdo foi determinada e conduzida pelas
seguintes andlises quimicas e bioensaios: decaimento da concentragdao de CIP, COD e H,0,, e
testes de toxicidade com Artemia salina.

Andlises de per6xido de hidrogénio (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005)
foram feitas imediatamente em cada amostra no ato da coleta para determinagcdo da
quantidade residual. A seguir, foi adicionada solucdo de sulfito de sédio 1,0 mol L™ as
amostras em quantidade equimolar ao H,O; residual (Equacdo 14), com a finalidade de
assegurar a remog¢do de H,O, restante, e assim interromper a reagdo de Fenton, bem como

para eliminar a interferéncia causada pela presenca de H,O; nos testes de toxicidade.

NaZSO3(aq)+ H202 (aq) <—Nast4(aq) + HzO(]) (14)
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Ao final de cada experimento, o pH das amostras foi ajustado entre 6 ¢ 8, com a
finalidade de provocar a precipitacao do ferro. Apds precipitagdo, as amostras foram filtradas
utilizando membrana com tamanho de poro de 0,45 um antes da realizacdo das andlises de

CIP, COD e bioensaios com A. salina.

3.5.1. Cromatografia liquida de alta eficiéncia com deteccao por absorcao no ultravioleta

(CLAE-UYV)

A concentragdo de CIP foi determinada usando um cromatégrafo liquido Shimadzu
(LC-10AD) equipado com um detector UV-Vis (SPD-10A) equipado com uma coluna
Phenomenex®C-18 fase reversa (250 mm x 4,60 mm, Sum). A fase mdvel consistiu de uma
mistura de 4cido fosférico 0,017 mol L™ e metanol, na propor¢ao de 70:30 (%v/v), com uma
vazdo de 1 mL min’', e deteccio em272nm. Um volume de 20 uL da amostra foi injetada, e

sob estas condig¢des, o tempo de retenc¢do do CIP foi de 6,5 £0,1 min.

3.5.2. Carbono orgdnico dissolvido (COD)

A mineralizacio, conversao do carbono organico total (COT) a diéxido de carbono e
agua, foi determinada pelo decaimento da concentragdo de COT utilizando um analisador de
carbono (VCPH/TOC - Shimadzu) com injetor automadtico. O analisador de carbono faz
medidas de carbono total (CT) e carbono inorganico (CI), logo o COT é dado pela subtracdo
entre CT e CI. O carbono organico total ndo é proveniente apenas do composto-alvo. Produtos
formados na sua degradacdo também sdo fontes de carbono orginico. Como as amostras
foram previamente filtradas em membranas com tamanho de poro 0,45 pum, a determinacdo

foi de carbono organico dissolvido (COD).
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A determinacdo de CT estd baseada na combustdo das amostras a 680 °C catalisada
por platina suportada sobre esferas de alumina e posterior andlise do gas resultante (CO,) por
absor¢do no infravermelho ndo dispersivo. O sinal analdgico da saida do detector de
infravermelho gera um pico e o processador de dados calcula sua drea. A area deste pico €
proporcional a concentracgio de CT.

Para a determinacdo de carbono inorganico (CI), o sistema adiciona automaticamente
acido fosférico 25% as amostras sob fluxo constante de ar sintético de alta pureza. Com a
adicao do 4cido as amostras, o pH € reduzido e com o borbulhamento de ar, provoca-se a
geracdo de CO, a partir de carbonatos e bicarbonatos, ou seja, proveniente do CI, o qual é
conduzido diretamente ao detector de infravermelho, sendo o principio da medida o mesmo
que CT.

O cdlculo das concentragdes € realizado mediante curvas analiticas feitas por diluicao
de solucdes estoques de CT e CI. Em cada determinacao (CT ou CI) sao feitas duas injecoes
da amostra e uma terceira, no caso do coeficiente de variacao ultrapassar 2% apds as duas
injecdes.

A mineraliza¢do para um determinado tempo foi calculada em relagdo a concentracio

de carbono orgéanico inicial presente na amostra.

3.5.3. Peroxido de hidrogénio

O consumo de H,0, durante os experimentos foto-Fenton foi monitorado
espectrofotometricamente (La Motte - SmartSpectro 2000-01) pela geracao de peroxovanddio
de cor acastanhada (NOGUEIRA; OLIVEIRA; PATERLINI, 2005) formado pela reacao do
peroxido de hidrogénio com metavanadato de amonio (Eq. 15), com o maximo de absorcdo

em 450 nm (Figura 7).
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VO; + 4H'+ H,0,— VO, + 3H,0 (15)

Figura 7.Espectro de absor¢do do perdxido de hidrogénio, vanadato e vanadato na presenca

de peréxido de hidrogénio.
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Fonte: Adaptada de Nogueira, Oliveira e Paterlini (2005).

A concentracdo de peréxido de hidrogénio pode ser calculada da seguinte forma (Eq.

16):

\Y4
AAyso = a [HZOZ]V—: (16)

Onde AA4s0 € o valor da absorbancia lido descontada a absorbancia do branco, V| é o
volume da aliquota tomada para andlise, V, é o volume final apds a diluicdo e a € a

absortividade do cédtion peroxovanadio igual a 7,71 L mg'lcm'l, obtida pela curva analitica do
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peréxido de hidrogénio na faixa de 8,5 a 170 mg L. Para analise, foi adicionado 1,0 mL da

amostra em 2,5 mL de metavanadato de amonio em uma cubeta com caminho 6ptico de 1 cm.

3.5.4. Artemia salina

Os testes de toxicidade aguda nas amostras de CIP foram feitos utilizando Artemia
salina, um microcrusticeo que vive em aguas salinas (LEWAN; ANDERSON;
MORALEZGOMEZ;, 1992; MEYER et al., 1982). Os cistos de A. salina (adquiridos em loja
de aquérios) foram incubados a 30 °C num béquer de forma alta de 2 L, contendo 1 L da
solucdo de sal marinho sintético (mistura de NaCl, MgCl,.6H,0, Na,SO,4, CaCl,.6H,0 e KCl)
na concentracio de 35gL”. O pH desta solucdo foi ajustado entre 6-8, com o objetivo de
simular o habitat salino adequado das artemias. Para facilitar as condi¢des de eclosido dos
ovos das artemias foi utilizada uma bomba de aquério para oxigenar o ambiente. A incubacdo
foi feita durante o periodo de 48 h, necessario para maturacao e eclosdo desses ovos.

Ap6s o periodo de incubacdo, os organismos-testes (nduplios de A. salinas) foram
expostos as solugdes de CIP antes e durante o processo de fotodegradacdo por um periodo de
48 h. Para isso, foram utilizados tubos de ensaios graduados, contendo em cada tubo 9,5 mL
da amostra (anteriormente preparada com 1 g de sal marinho), 0,5 mL de solu¢do salina e 10
nauplios previamente selecionados. Os testes foram feitos em triplicatas para cada amostra
analisada. Também foram feitos controles (em triplicatas), utilizando-se 10 mL da solu¢do
salina, para comprovar que a mortalidade dos nauplios foi resultante da toxicidade do CIP
e/ou de seus subprodutos e nao devido a falta de alimentagdo.

Apds 48 h de exposicdo, foi feita a contagem (com o apoio de um contador de
colonias) dos nduplios vivos e mortos. Os nduplios que ndo apresentaram qualquer

movimento, durante 10 s de observacdo, foram considerados mortos. Os testes s6 foram



49

considerados validos, quando os controles apresentaram uma mortalidade igual ou inferior a
10% da populacao.

Também foi construida uma curva dose-resposta para determinar a dose letal (DLs)
para matar 50% dos organismos em estudo. Para isso foram preparadas solucdes de CIP em
diferentes concentracdes (entre 0,0125 e 50 mg L) expondo-se os nauplios por um periodo

de 48 h (GERAN et al., 1972; LITCHFIELD; WILCOXON, 1949).
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4. RESULTADOS E DISCUSSAO

4.1. Avaliacao dos métodos analiticos para determinac¢ao de CIP, COD e H,0,

Antes de monitorar as concentracdes de CIP, por cromatografia liquida de alta
eficiéncia com detecc@o por absor¢ao no ultravioleta, durante o processo foto-Fenton, foi feito
um espectro de varredura do CIP (entre 190 e 400 nm) para determinar a banda de méxima
absor¢do a ser utilizada para detec¢do e quantificacio de CIP durante as andlises
cromatogréficas. O CIP apresenta uma banda de maxima absorcdo em 272 nm (Figura 8). Em
seguida, este comprimento de onda foi utilizado para testar as propor¢des das fases moéveis
(acido fosférico e metanol) baseado em trabalho da literatura (GAD-ALLAH; ALI
BADAWAYM, 2011). Foram testadas as propor¢des de 90:10, 80:20 e 70:30 (% v/v).

Dessas trés proporcdes analisadas, selecionou-se a propor¢ao de 70:30 (% v/v), pelo
fato de ter proporcionado uma boa resolu¢do do cromatograma, ter um espaco de tempo
relativo entre o pico do volume morto (com tempo igual a 2,7 min) e do composto-alvo 6,5
(£0,1) min, permitindo verificar a formacdo de intermedidrios (novos picos, ausentes na

amostra inicial) e por ser um tempo de corrida relativamente curto.
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Figura 8. Espectro de absorcdo de CIP (10 mg L") em dgua deionizada.
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Posteriormente, para verificar os limites de deteccao (LD) e de quantificacao (LQ), foi
feita um curva analitica de calibragdo, variando a concentra¢do de CIP entre 0,05 ¢ 0,6 mg Lt
(Figura 9).

O célculo do LD (que é a minima concentracao do analito que pode ser detectada pelo
sistema, mas nao necessariamente quantificada, utilizando um determinado procedimento
experimental), e do LQ, que representa a menor concentracio do analito que pode ser
quantificada pelo equipamento, utilizando um determinado procedimento experimental, pode
ser calculado de trés maneira diferentes: método visual, método relagdo sinal-ruido e método
baseado em parametros da curva analitica. Dentre estes métodos, em cromatografia, o método
mais comumente utilizado é o baseado nos parametros da curva analitica, pelo fato da relagdo
sinal-ruido ndo ser trivial e as vezes subjetiva (j4 que a curva analitica é construida com a area
e ndo somente o sinal do detector). Além disso, tanto o LD quanto o LQ podem ser afetados
pelas condicdes cromatograficas, uma vez que picos maiores aumentam a relag@o sinal-ruido,

resultando em LD e LQ mais baixos. Somado a isto, deve ser considerado o tipo e tempo de
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uso da coluna. Neste contexto, o0 método baseado nos parametros da curva analitica € o mais
confiavel estatisticamente (RIBANI et al., 2004)
Os LD e LQ sao expressos como, respectivamente (Eq. 17 e 18):
s
LD =33x— 17)
S
s
LO =10x— (18)
S
onde, s é a estimativa do desvio padrdo da resposta (que pode ser a estimativa do desvio

padrdo do branco, da equacao da linha de regressdao ou do coeficiente linear da equagdo), e, S

€ o coeficiente angular da curva analitica.

Figura 9. Curva analitica de calibracao obtida para o intervalo de concentracdo de CIP entre

0,05e0,6 mgL™".
40000 .y )
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< 24000
O
—
<
16000
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Substituindo-se os valores da equacdo da reta (Figura 9) nas equacdes 17 e 18, onde o
valor de s € 1,08)(103 ede S é€ 6,55x104, obteve-se respectivamente os valores de LD e LQ
iguais a 0,0544¢ 0,163 mg L. Este valor indica que o equipamento consegue quantificar com
confiabilidade concentracdes de CIP acima de 0,163 mg L. Abaixo deste valor e até
0,0544mg L™, o equipamento consegue detectar mas ndo quantificar com confiabilidade.

Com o objetivo de quantificar CIP durante os experimentos de fotodegradacgdo, ou,
experimentos controle, foi feita uma curva analitica de calibra¢do (Figura 10), injetando-se
em triplicatas, solucdes de CIP em diferentes concentracdes (entre 0,2 e 50 mg L), uma vez
que a International Union of Pure and Applied Chemistry (IUPAC) especifica que a faixa de
concentracdo de interesse deve compreender entre 0 e 150% ou 50 e 150% do valor esperado,
dependendo de qual destas duas op¢des for mais adequada (RIBANI et al., 2004).

A curva foi construida com 13 pontos, sendo apresentados no grafico os valores
médios de dreas para cada nivel de concentracdo de CIP, visto que € recomendado no minimo
cinco pontos (sem inclusdo do ponto zero), devido aos possiveis erros associados (RIBANI et
al., 2004). Pode ser observada uma boa linearidade para o intervalo avaliado, com coeficiente

de correlacao (Rz) de 0,99.
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Figura 10. Curva analitica de calibracdo obtida para o intervalo de concentragao de CIP entre

02e50mgL™".
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A Tabela 8 apresenta os valores desses parametros de mérito, onde pode ser observada
uma boa linearidade da curva de calibragdo, devido ao valor do coeficiente de correlagio (R?)

com no minimo dois noves.

Tabela 8. Equacdo da curva analitica de calibragao, faixa linear de trabalho, coeficiente de

correlagao (Rz), LD e LQ obtidos para o CIP.

Faixa linear LD LQ
Composto Curva analitica R?
(mg L") (mgL')  (mgL"
CIP Y =2,9x10" + 8,4x10".[CIP] 0,2 - 50 0,99 0,0544 0,163

O mesmo tratamento foi feito para determinacdo do LD e LQ, do analisador de
carbono. Vale lembrar que o valor de COD ¢ obtido pela subtra¢do entre CT e CI (Secdo

3.5.2.). Neste contexto, duas curvas analiticas de calibracdo foram preparadas para
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determinacdo de CT e CI, respectivamente (Figura 11). Substituindo-se os valores das
equagoes das retas para CT e CI (Figura 11) nas equacdes 17 e 18, obteve-se os valores de LD

e LQ iguais a 0,89 e 2,70 mg L'l, e, 0,0587¢ 0,178 mg L! para CT e CI, respectivamente.

Figura 11. Curvas analiticas de calibragdo obtidas para (A) carbono total e (B) carbono

inorganico.
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Os valores de LD e LQ, também foram calculados para o espectrofotdmetro utilizado
para determinar H,O,. Substituindo-se os valores da equacdo da reta para H,O, (Figura 12)
nas equacdes 17 e 18, obteve-se os valores de LD e LQ iguais a 3,75 e 11,37 mg L'l,

respectivamente.

Figura 12. Curva analitica de calibracdo obtida para peréxido de hidrogénio com

metavanadato de amonio.
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4.2. Caracterizacao do efluente de ETE tratado e AM

Apés a coleta da amostra de efluente de ETE tratado, foi feito um estudo para
caracterizacdo desta amostra (Tabela 9). Para AM, os valores foram estimados a partir dos
principais ions de composi¢ao da dgua do mar (WIKIPEDIA, 2014). Comparando estas duas

matrizes aquosas, principalmente em relagdo aos parametros que podem influenciar o
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processo foto-Fenton (carbono orgénico e inorganico dissolvido, anions, turbidez e s6lidos em
suspensdo), pode ser observado que a concentragdo de anions (cloreto e sulfato) € maior para
AM, o que pode contribuir para reduzir drasticamente a eficiéncia do processo foto-Fenton,
uma vez que tais anions podem formar complexos com ferro, reduzindo sua disponibilidade
para reagir com H,O, e/ou competir com a matéria organica pelos radicais hidroxila. Por
outro lado, o efluente de ETE apresenta maiores valores de carbono organico e inorganico
dissolvido, o que também contribui para reducdo da eficiéncia do processo. Embora nao
tenham sido determinados os valores de turbidez e s6lidos em suspensao para a AM, é bem
provavel que os valores obtidos para efluente de ETE sejam superiores aos de AM. Assim, é
esperado que para ambas matrizes aquosas (AM e ETE), a eficiéncia de degradacdo de CIP,

seja inferior a obtida em AD.



Tabela 9. Principais parametros fisico-quimicos obtidos para AM e efluente de ETE.

Parametros AM ETE
pH* 6,80 6,34
Turbidez (unidades nefelométricas)® n.d. 42,3
Total de s6lidos dissolvidos (mg L'l)a n.d. 530

Sélidos em suspensdo (mg L™)? n.d. 82

Oxigeénio dissolvido (mg L) n.d. <0,1
Demanda quimica de oxigénio (mg L) n.d. 201

Demanda bioquimica de oxigénio (mg L) n.d. 80

Carbono total dissolvido (mg L'l)b 14,2 74,3
Carbono inorganico dissolvido (mg Ll)b 5,4 24,8
Carbono organico dissolvido (mg L'l)b 8,7 49,5
Nitrato (mg L) n.d. 1,30
Total N-NH;* (mg L'")* n.d. 17,1
Ferro total dissolvido (mg L™)° n.d. 6,02
Sulfato (mg L) 2.688" 33,1
Cloreto total (mg L™)* 19.264" 242
Total de fésforo (mg L) n.d. 0,36
Fluoreto (mg L) n.d. 0,21

*Dados fornecidos pelo Departamento de Agua e Esgoto de Uberlandia (DMAE)
® Medidos em nosso laboratério
# Estimado a partir dos principais ions de composi¢do da dgua do mar.

n.d. = ndo determinado.
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4.3. Determinaciao da DLs,

Para determinar a DLs, foi feita uma curva dose-resposta, variando-se a concentra¢io
de CIP entre 0,0125 e 50 mg L, medindo como fator resposta a perda de mobilidade destes
microcrustiaceos apds 48 h de exposi¢ao a estas solugdes, isoladamente.Os resultados obtidos
foram comparados com o de uma amostra controle, solucdo salina contendo somente as
artemias.

A DLs foi obtida plotando-se um grafico do logaritmo da concentracdo de CIP em
funcdo da resposta - mortalidade. O perfil deste grafico ¢ de uma curva sigméide, sendo o
valor de DLsy do CIP determinado pelo ponto cuja interseccdo na vertical causa 50% de
mortalidade das artemias (Figura 13).

A DLsj obtida experimentalmente para os microcrusticeos de A. salina exposto a
solucdes de CIP foi de 0,78 mg L' (Figura 13). Como pode ser observada, uma baixa
concentragdo deste antibi6tico (0,78 mg L) foi suficiente para matar 50% da populagdo em
estudo. Este resultado demonstra uma alta sensibilidade da A. salina ao antibidtico CIP,
podendo este microcrusticeo ser utilizado como indicador de toxicidade durante a
fotodegradacdo de CIP pelo processo foto-Fenton. Isso é extremamente importante, uma vez
que durante o processo foto-Fenton, com o decaimento da concentracdo de CIP, a toxicidade
podera diminuir, ou até mesmo aumentar, uma vez que intermedidrios de maior toxicidade em

relagcdo ao composto inicial podem ser formados.
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Figura 13. Curva dose-resposta obtida para os microcrusticeos de A. salina expostos as

solucdes de CIP em diferentes valores de concentracdo (entre 0,0125 e 50 mg L™).
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4.4. Verificacao da estabilidade de uma solucio de CIP em diferentes valores de pH:

hidrolise

A estabilidade do antibidtico CIP em solucdo para diferentes valores de pH (2,7; 6,7;
7,4 e 10,0) foi feita durante um periodo de um més. Este estudo foi feito, visto que nem
sempre € possivel injetar as amostras na sequéncia da coleta, sendo importante avaliar sua
respectiva estabilidade (hidrélise) a diferentes valores de pH. Para isso, preparou-se 1 L de
CIP na concentracdo inicial de 11,0 mg L™, A seguir, retirou-se uma aliquota e injetou-se no
cromatdégrafo para obtencdo do valor exato da concentracdo de CIP, a ser utilizado como
referéncia. A solucdo restante foi dividida em quatro fragdes de mesmo volume de solugdo de
CIP. Na primeira fracdo, o pH foi ajustado para (2,7); na segunda, manteve-se o pH natural da

solucdo (6,7); na terceira ajustou-se para 7,4, e, na quarta para 10,0. Durante o periodo de um
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més, estas solucdes de CIP a diferentes valores de pH ficaram armazenadas em frascos ambar
na geladeira a 4 °C e foram injetadas novamente no cromatégrafo, comparando-se a média e
desvio padrao dos valores obtidos com o valor de referéncia. Como pode ser observado na
Tabela 10, o CIP ndo sofreu hidrélise para os diferentes valores de pH avaliados durante o
periodo de um més, podendo ficar as amostras obtidas durante os experimentos de

fotodegradacdo armazenadas durante este periodo antes da realizacdo das respectivas andlises.

Tabela 10. Concentracdes de CIP (mg L'l)para os diferentes valores de pH avaliados durante

o periodo de um més.

pH

Amostra
2,7 6,7 7,4 10,0
Referéncia 10,8 10,8 10,8 10,8
1h 9.8 11,4 10,3 10,9
5h 9.8 10,4 10,0 10,3
1 dia 11,6 11,9 114 10,2
7 dias 11,2 11,9 10,6 11,2
15 dias 11,5 11,0 10,0 10,4
30 dias 11,0 10,9 10,7 10,5
Média* 10,8 11,3 10,5 10,6
Desvio padrao* 0,8 0,5 0,5 0,4

*Para os valores obtidos durante o tempo monitorado.
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4.5. Experimentos foto-Fenton

4.5.1. Influéncia da concentracdo de Fe'*

A influéncia da concentracdo de ferro € importante, pois 0 mesmo atua como
catalisador na decomposi¢io do H,O, para a geracdo de radicais ‘OH. Em excesso, ele atua
como sequestrador de radicais hidroxila (Eq. 5), competindo com o composto-alvo, o que
consequentemente reduz a efici€éncia do processo (NOGUEIRA et al., 2007).Além disso, em
excesso, o ferro também atua como um filtro de radiacdo, absorvendo fétons UV-Vis e
comprometendo a eficiéncia de degradacdo (MONTEAGUDO et al., 2012; NOGUEIRA;
TROVO; MODE, 2002).

O efeito de diferentes concentragdes de Fe’* (14, 5,6, 11,2, e 16,8 mg L'l) sobre a
remog¢do de CIP, COD e H;0O,foi avaliado na presenca de510mg L' de H,0,. Contudo, para
todas as concentracdes de Fe’* avaliadas, a concentracdo de CIP ficou abaixo do LQ do
equipamento (< 0,163 mg LY apés 2 minutos de reacdo,ou seja, houve uma redugcdo na
concentracdo de CIP de 33,3 mg L' para um valor abaixo de 0,163 mg L™, resultando numa
degradacdo 99,7%. Devido ao rdpido decaimento da concentragdo de CIP (em apenas 2
minutos), ndo foi possivel avaliar a influéncia das diferentes concentragdes de Fe®* sobre sua
cinética de degradacdo. Neste contexto, o efeito da concentracdo de Fe**foi avaliado sobre a
cinética de remoc¢ao de COD (mineraliza¢c@o) e consumo de H,O,(Figura 14).

O estudo cinético da remocao de COD (Figura 14A) (Eq. 19 e 20) foi feito visto que:

COD+ HO® — CO,; + H,O (19)

d[coD]
dt

= k[COD][HO'] (20)
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Considerando que concentracdo de radicais hidroxila deve atingir rapidamente um
regime de estado estaciondrio durante o processo fotocatalitico ([HO"]= constante), a lei de

velocidade da reacdo pode ser tratada como sendo de pseudo-primeira ordem, em termos de

consumo de COD (Eq. 21):

k[HO']1=k,, 21)
Substituindo a Eq. 21 na Eq. 20, fica:
— %) = kp[COD] 22)
e integrando,
[COD],

" copy, T et 9

[coD],
“ [cop],

ond expressa o consumo de COD normalizado.

Este mesmo procedimento foi feito com os resultados de concentragao de H,O,
(Figura 14B). Embora a cinética de degradacao de CIP nao foi avaliada para os dados de
CLAE-UV, uma vez que apds 2 minutos de reagdo foto-Fenton, a concentragao CIP atingiu
valores inferiores ao LQ (<0,163 mg L), a oxida¢do monitorada por CLAE-UV deve seguir a
mesma lei de velocidade verificada para mineralizagdo CIP (uma lei de velocidade de pseudo

primeira ordem), uma vez que tanto a mineralizacdo (kcop) € as constantes de velocidade de
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oxidagio (kox) sdo definidos pelo produto ke, = k [HO®], onde [HO®] é a concentracdo
estaciondria de radicais hidroxila.

Os valores das constantes para a remoc¢dao de COD (kcop), estimados dos dados da
curva apresentados na Figura 14A, foram: 6,6)(10'3 (R2 =0,91), 1,1)(10'2 (R2 =0,92), 1,7)(10'2
(R? = 0,96) e 2,6x107 min™' (R* = 0,96), com tempos de meia-vida de 105, 63, 41 e 27 min,
respectivamente para as concentragoes de Fe’" de 14,28, 11,2 e 16,8 mg L', Os valores das
constantes para o consumo de H,O, (kigpo2), estimados dos dados da curva apresentados na
Figura 14B, foram: 4,9x10° (R? = 0,92), 7,1x10° (R* = 0,96), 1,3x10 (R* = 0,98) e 2,7x10*
min’! (R2 =0,99), com tempos de meia-vida de 141, 97, 53 e 26 min, respectivamente para as

concentracdes de Fe’* de 1,4,2,8,11,2¢ 16,8 mg L.
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Figura 14. Influéncia da concentragio de Fe’" na (A) mineralizacao e (B) consumo de H,0,
durante a degradacdo de CIP em &gua deionizada pelo processo foto-Fenton. Condi¢des

iniciais: [CIP] = 33,1mg L' (COD = 20,4 mg C L'");[H,0,]= 510mg L;pH = 2,5-28.
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A correlagdo entre as velocidades de mineralizacao e consumo de H,O, para diferentes

concentracoes iniciais de Fe’* estdo apresentadas na Figura 15.



66

Figura 15. Correlacdo entre as velocidades de (A) mineraliza¢do e (B) consumo de H,0,, e,
concentracio Fe**obtidas durante a degradacdo de CIP pelo processo foto-Fenton. Condicoes

iniciais: [CIP] = 33,1mg L'; [H,0,] =510 mg L™'; pH = 2,5-2,8.
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Como pode ser observado na Figura 15, o aumento da concentragio de Fe’" resultou
num aumento proporcional nas velocidades de mineralizacdo e consumo de H,O,(Figura

15B).
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O efeito positivo na velocidade de mineralizacdo com o aumento da concentragao de
ferro é devido ao fato de Fe** atuar como catalisador em reacdes Fenton, dando origem a uma
rapida decomposi¢do de H,O, e consequente aumento na geracdo da quantidade de radicais
*OH. Os resultados de velocidade de consumo de H,O, (Figura 15B) estdo de acordo com os
resultados obtidos para mineralizagcdo de CIP, o que sugere que a maior velocidade de
mineralizacdo estd relacionada a maior quantidade de radicais *OH produzidos, uma vez que a
mineralizacio aumentou com o aumento simultineo na velocidade de consumo de H,0,
(Figura 15B).

Embora uma maior velocidade de mineraliza¢do foi obtida para a maior concentracao
de Fe’* avaliada (16,8 mg L), esta concentracdo de ferro dissolvido é superior ao valor
estabelecido pela legislacdo brasileira — CONAMA N°. 430 de 13 de maio de 2011
(15 mg L"), para descarte de efluentes. Assim, para uma aplicacdo concreta, uma etapa
adicional (pés-tratamento do efluente) envolvendo a precipitacdo e separagdo do excesso do
ferro dissolvido seria necessario, resultando em custos adicionais. Em vista disso, os ensaios
seguintes foram realizados com a concentracdo dell,2 mg L estudada, a fim de reduzir os

custos do processo.

4.5.2. Influéncia da concentragdo de H>0;

A concentracdo de H,O, € outro parametro operacional importante a ser considerado
no processo Fenton, visto que o excesso tende a reduzir drasticamente a eficiéncia do
processo (TUNC et al., 2013; WANG, 2008). Neste contexto, o efeito da concentragdo de
H,0; (85, 170, 340 ¢ 510 mg L'l) sobre a mineralizacdo de CIP e consumo de H,0,, durante o

processo de foto-Fenton, foi avaliada.
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O mesmo tratamento matematico foi feito com os valores dos resultados obtidos para

as diferentes concentracdes de H,O, avaliadas (Figura 16).

Figura 16. Influéncia da concentragao de H>O; na (A) mineralizacio e (B) consumo de H,O,
durante a degradacdo de CIP em &gua deionizada pelo processo foto-Fenton. Condi¢des

iniciais: [CIP] = 33,1 mg L' (COD =20,4 mg CL™); [Fe*'] =112 mg L' pH = 2,5-2,8.
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Os valores das constantes para a remoc¢ao de COD (kcop), estimados dos dados da
curva apresentados na Figura 16A, foram: 1,8x107 (R* = 0,97), 2,0x10” (R* = 0,98), 2,4x10
(R* = 0,99) e 1,8x10” min" (R* = 0,99), com tempos de meia-vida de 38, 35, 29 ¢ 38 min,
respectivamente para as concentracdes de H,O, de 85, 170, 340 e 510 mg |

Os valores das constantes para o consumo de H>O; (kppo2), estimados dos dados da
curva apresentados na Figura 16B, foram: 6,9x10 (R* = 0,99), 5,4x107 (R* = 0,99), 2,7x10
(R* = 0,98) e 1,6x10” min" (R* = 0,99), com tempos de meia-vida de 10, 13, 26 ¢ 43 min,
respectivamente para as concentracdes de H,O, de 85, 170, 340 e 510 mg Lt

A correlagdo entre as velocidades de mineralizacao e consumo de H,O, para diferentes

concentracoes iniciais de H,O,estdo apresentadas na Figura 17.
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Figura 17. Correlacdo entre as velocidades de (A) mineraliza¢do e (B) consumo de H,0,, e,

concentracdo de H,0,, durante a degradacao CIP, em &4gua deionizada, pelo processo foto-

Fenton. Condicdes iniciais: [CIP] = 33,1mg L'l; [F63+] =11,2 mg L pH=2,5-2.8.
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A velocidade de mineralizacdo tem uma relagdo direta com a concentragcdo de H,O; no

intervalo entre 85 e 340 mg L' atingindo um valor maximo nesta tltima concentragio, sendo

o valor de kcop reduzido quando a concentragdo de H,O, aumentou de 340 para 510
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mg L' (Figura 17A). Contudo, pode ser observado que a sensibilidade ndo é tdo alta, ou seja, 2
medida que aumenta a concentracdo de H,O,, ndo hd um aumento pronunciado no valor da
kcop (Figura 17A) quando comparado com os resultados obtidos variando a concentragao de
Fe* (Figura 15A).

O perfil da relagdo da kyro, com a concentragao de H,Ofoi o oposto do obtido para
kcop, reducdo da kygpo, com o aumento da concentracdo de H,O,. Entretanto, é importante
ressaltar que as concentragdes de H,O, avaliadas foram diferentes. Como esperado, para uma
maior concentracao inicial de H,O, avaliada (510 mg L'l), a velocidade de consumo € menor
(Figura 17B). Contudo, para um mesmo intervalo de tempo, um maior consumo de H,O, foi
obtido para a maior concentra¢ao de H,O, avaliada (510 mg L'l). Assim, a maior velocidade
de consumo de H,0O, € devido a menor concentragao de H,O, utilizada (85 mg L'l) quando
comparado com as demais concentragdes de H,O,utilizadas (Figura 17B). Como pode ser
observado, o grafico obtido é inversamente proporcional, ou seja, uma menor velocidade de
consumo de H,O,representa um maior consumo de H,O, (Figura 17B).

A reducdo de kcop com o aumento da concentragdo de H,O, de 340 para 510 mg L'l,
pode ser associado a auto decomposicdo de H,O, e reacdes que consomem radicais hidroxila
sem promover a degradacdo da matéria orginica, comprometendo assim a eficiéncia do
processo (NOGUEIRA et al., 2007). O resultado de kppor para a maior concentragdo de
H,Osavaliada (Figura 17B), confirma a explicacdo acima, uma vez que houve um maior
consumo de H,O,, contudo, houve reducdo no valor de kcop (Figura 17A). Resultados
semelhantes foram obtidos em prévios estudos do nosso grupo envolvendo a degradacdo do
herbicida glifosato e de um efluente de uma fébrica de tintas de construcdo (SOUZA et al.,
2013b; TROVO; PAIVA; MACHADO, 2013a).

Considerando que acima de 340 mg L' de H,O,0correram reagdes paralelas

ineficientes, e, mesmo havendo baixa sensibilidade no aumento de kcop quando aumentou-se
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a concentracdo de H,O, de 85 para 340 mg L'l, 340 mg L' de H,0, foi escolhido como a
melhor concentracdo experimental de H,O,, e, foi utilizada nos experimentos avaliando a
influéncia de diferentes matrizes aquosas na degradagcdo de CIP, uma vez que € importante
nestas matrizes garantir uma maior concentracdo de H,O,, visto que outras reacdes de
competi¢do pelos radicais hidroxila devem ocorrer, uma vez que a matriz de ETE possui uma
alta concentragdo de matéria organica, enquanto a AM possui elevada concentragdo de ions
inorganicos, tais como cloreto e sulfato (Tabela 9). Em baixas concentracdes de H,O, (85 mg
L"), a comparacio da degradacio de CIP nestas matrizes ficaria comprometida, pois
provavelmente em poucos minutos, todo H,O, seria consumido, cessando a rea¢ao de Fenton.

Durante o processo foto-Fenton, H,O, é catalisado por fons ferrosos para produzir
radicais hidroxila, “OH. Considerando que baixas concentracdes de ferro resultardo em H,O,
ndo utilizado, enquanto o excesso de fons ferrosos atuard como sequestradores de ‘OH (SUN
et al., 2009b), é importante otimizar a razao HzOz/Fe2+. Baseado nos resultados obtidos
variando a concentragdo de ferro em concentracdo fixa de H,O,, e, vice-versa (Figuras 14 e
16), a melhor razdo massica de H202/Fe2+ obtida foi respectivamente de 340 para 11,2, ou
seja, 30,3. Por exemplo, 6tima razdo massica de HzOz/FeZ+foi de 680:56 (ou seja, igual a 12),
em pH 3,0para efluente de formulacdo de penicilina (DQO = 1395 mg O, L™, COT = 920 mg
C L'l) (ARSLAN-ALATON; DOGRUEL, 2004), enquanto razao de 400:10 (40) foi obtida
em pH 2,5-2,8 para200 mg L' de cloranfenicol (TROVO et al., 20013b).Estas diferencas
sugerem que diferentes mecanismos de oxidacdo ocorrem durante a degradacao de diferentes
compostos-alvo, que pode estar associado ao composto-alvo e/ou composicao da matriz.

Para assegurar que a alta eficiéncia de remocdo de CIP e COD ¢é proveniente do
processo foto-Fenton, foram realizados experimentos controles (hidrélise — Tabela 10,
CIP/UV, Fe**/UV e H,0,/UV) na concentracio inicial de CIP 33,Img L™, Fe>* 112 mg L' e

H,0, 340 mg L' em pH 2,5-2,8 (Figura 18).
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Os processos isolados (exceto hidrélise — Tabela 10) também contribuiram para a
remocgao de CIP, seguindo a seguinte ordem: H202/UV>Fe3+/U V>UV (Figura 18A). Contudo,
como pode ser observada na Figura 18A, em apenas 2 min de aplicacao do processo foto-
Fenton, a concentracio de CIP ficou abaixo do LQ do equipamento (< 0,163 mg L™). Por
outro lado, 60 min foram necessarios para o processo H,O,/UV, enquanto 83% e 74% foram
obtidos para a fotdlise de CIP na presenca e auséncia de Fe™, respectivamente.

Embora para os experimentos controle houvesse remog¢do de CIP (Figura 18A), menos
de 10% de remocdo de COD foi obtido para estes mesmos experimentos, enquanto 75%
foram obtidos utilizando-se o processo foto-Fenton (Figura 18B), mostrando o efeito
sinérgico da combinacdo da reacdo Fenton com radiacdo artificial. Assim, pode ser observado
que a alta eficiéncia de remo¢do de COD para os diferentes experimentos efetuados ocorre
por meio da combinagdo de fotons e reacao Fenton, e ndo s6 apenas por hidrélise ou fotdlise.
O maior consumo de H,0O, (Figura 18C) para o processo foto-Fenton em comparacdo a
fotdlise de H,O,, evidencia que mais radicais hidroxilas sdo formados, proporcionando maior

eficiéncia de remog¢do de COD (Figura 18B).
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Figura 18. Remocdo de (A) CIP, (B) COD e (C) H,O, para os experimentos controle em
relacdo ao processo foto-Fenton sob melhores condi¢des experimentais. Condicdes iniciais:

[CIP] = 33,Img L' (COD = 20,4 mg C L™"); [Fe**] = 11,2 mg L; [H,0,] =340 mg L''; pH =

2,5-2,8.
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4.5.3. Aplicacdo do processo foto-Fenton para degradagao de CIP sob condicdes otimizadas

em AD, AM e efluente de ETE tratado

A eficiéncia de degradacdo de CIP em AM e efluente de ETE pelo processo foto-
Fenton foi avaliada e os resultados foram comparados com os obtidos em AD (Figura 19).

Esta comparagdo foi feita, pois os efluentes de ETE t€ém sido apontados como a principal
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fonte de antibidticos no ambiente, uma vez que 0s pProcessos convencionais nao conseguem
eliminar eficientemente os mesmos (REGITANO; LEAL, 2010). Dentre os antibidticos, CIP
(Figura 1) tem sido encontrado em concentracdes média de 20 e 200 ng L' em &guas
superficiais nos Estados Unidos e Brasil, respectivamente (MELO et al., 2009; LOCATELLI,
SODRE; JARDIM, 2011), enquanto concentragdes média entre 97 e 370 ng L' foram
encontradas em efluentes de ETE na Franca, Grécia, Itdlia e Suica(MELO et al., 2009),
concentragdes média entre 32 e 99,e, também 124 pug L' em efluentes hospitalares
respectivamente no Brasil e Alemanha(HARTMANN et al., 1999; VASCONCELOS et al.,
2009a), e, até 31 mg L ! em descartes de inddstrias farmac@uticas (LARSSON; DE PEDRO;
PAXEUS, 2007).Considerando que bilhdes de litros de dgua doce sdo lancados diariamente
nos oceanos, €, a baixa biodegradabilidade de antibiéticos, a influéncia da matriz de AM
também foi avaliada na degradacdo de CIP, uma vez que este antibitico provavelmente
estard presente nesta matriz.

A literatura apresenta alguns possiveis efeitos adversos ao ambiente e a saide humana
principalmente dos antibidticos € hormonios. Neste contexto, a avaliagdo da eficiéncia do
processo foto-Fenton em efluente de ETE e AM contendo CIP é de suma importancia, ja que
este ¢ o meio natural em que se encontram, e a complexidade da matriz pode influenciar a
velocidade de degradacdo dos poluentes. De um modo geral, a matéria organica e as espécies
inorganicas presentes (ZWIENER; FRIMMEL, 2000; VOGNA et al., 2004) podem contribuir
para o consumo de *OH, prejudicando a eficiéncia do processo de degradacdo dos farmacos.
Portanto, o processo foto-Fenton foi empregado na degradacdo de CIP em AD e em efluente
de ETE e AM para avaliar os efeitos destas matrizes em um possivel tratamento de dguas
residudrias contendo este composto.

E importante ressaltar que o efluente da ETE contém 74,3 mg C L' de carbono total,

dos quais 24,8 mg C L' sdo carbono inorganico e 49,5 mg C L' de carbono organico,
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enquanto a AM contém 14,2 mg C L' de carbono total, dos quais 5,2 mg C L sdo carbono
inorganico e 8,7 mg C L' sdo carbono orginico (Tabela 9). Entretanto, ao realizar os
experimentos foto-Fenton, com o ajuste do pH para 2,5-2,8, a concentracdo de carbono
inorganico foi reduzida para aproximadamente 2,6 ¢ 0,8 mg C L, respectivamente para
efluente de ETE e AM, eliminando praticamente a interferéncia de carbonatos e bicarbonatos.

A concentragdo de CIP em AD ficou abaixo do LQ (< 0,163 ug L") ap6s 2 minutos do
processo foto-Fenton, enquanto que para AM e efluente de ETE 10 min foram necessarios, o
que mostra a influéncia da composi¢do da amostra na remocdo de CIP (Figura 19A).
Comportamento semelhante foi observado em termos de mineralizagao e consumo de H,0O,

(Figura 19 B,C).
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Figura 19. Influéncia da matriz na (A) remog¢ao de CIP, e, velocidades de (B) mineralizacdo e
(C) consumo de H,O, durante a degradacdo de CIP pelo processo foto-Fenton. Condi¢des
iniciais: [CIP] = 33,1 mg L' (COD = 20,4 mg C L™"); [H,0,] = 340 mg L''; [Fe’*] = 11,2 mg
L'l; pH = 2,5-2,8; AD = dgua destilada; AM = 4dgua do mar simulada e ETE = efluente de

estacdo de tratamento de esgoto apds tratamento convencional.
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Diferenca significativa na velocidade de mineralizacdo para as matrizes estudadas foi
obtida (Figura 19B). A fim de comparar quantitativamente os resultados, pardmetros cinéticos
aparentes (kcop e t2) foram estimados considerando uma cinética de pseudo-primeira ordem.
Em vista disso, a seguinte sequéncia de velocidade de mineralizacdo foi obtida: AD
(kcop = 1,8x107 min, t;» = 38 min) > ETE (kcop = 9x10” min”, t;» = 77 min) > AM

(kcop = 1,8x107 min™!, t;, = 385 min).
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Como esperado, para uma maior carga organica inicial, a degradacdo € mais
demorada, como € o caso dos resultados obtidos para a matriz de ETE em comparagdo a AD.
No entanto, é importante ressaltar que para um mesmo intervalo de tempo, uma maior
remog¢ao de COD pode ser obtida para a matriz contendo maior carga organica, como € 0 caso
da matriz de ETE. Assim, a elevada velocidade de mineralizacdo em AD é devido a menor
concentracdo de COD quando comparado com o COD em AM e efluente de ETE (Tabela 9).
O efluente de ETE contribui com 49,5 mg C L'l, 243%do valor de concentracio de COD
proveniente da dissolucdo de CIP obtido em AD (Tabela 9). A elevada concentragdo de COD
contribuiu para reduzir a velocidade de mineralizacdo, uma vez que compete com o COD
proveniente do CIP, por radicais hidroxila.

Considerando a explicacao acima, maior velocidade de mineralizagdo em AM era para
ter ocorrido nesta matriz quando comparado ao efluente de ETE, uma vez que ela contribui
com 8,7 mg C L'l, enquanto o efluente de ETE contribui com 49,5 mg C L! (Tabela 9).
Contudo, praticamente ndo houve mineraliza¢do na matriz de AM (Figura 19B).

Isto pode estar associado a alta concentragdo de fons inorganicos como cloreto e
sulfato presentes em AM (Tabela 9), diminuindo a eficiéncia do processo foto-Fenton. O
efeito negativo dos fons cloreto na eficiéncia dos sistemas Fe (II)/H,0O, e Fe(Ill)/H,0, pode
ser explicado pela: (i) formacdo de cloro-complexos de ferro(III) (FeCl", FeCl*, FeCl,") (Eq.
23-25) e (ii) sequestro de radicais hidroxila pelos fons cloreto. A reacio de *OH com CI gera
radicais ClI° e Cl," (Eq. 26) que também podem oxidar H,O, e Fe(I) e sdo menos reativos
com compostos organicos quando comparados com "“OH (KIWI; LOPEZ; NADTOCHENKO,
2000; DE LAAT; LE; LEGUBE, 2004; DE LAAT; LE, 2006; PIGNATELLO; OLIVEROS;
MacKAY, 2006). Assim, provavelmente a mineralizacio em AM ocorre por radicais Cl'e
Cl," que sdo seletivos. Com a formagdo de intermedidrios mais estdveis, sua posterior

degradacao nao foi possivel por estes radicais.
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Fe** + CI'== FeCI" k=2,88x10" (23)
3+ - 2+ _ 10
Fe’* + CI' = FeCl k=6,61x 10 (24)
Fe** +2 CI' +== FeCl," k=1,05x 10" (25)
[ ] - [ . H+ (_ HZO) [ ] Cl -
OH + CI' =HOCI' ——= CI'+——= (b, (26)

Também pode ser observado que a velocidade de consumo H,O, em AM foi superior a
obtida em AD e ficou bem préxima a obtida em efluente de ETE (ky02 = 2,7)(10'2 min'l, tip =
26 min, kipor = 6,7x10° min”, t;, = 103 minekor = 3,0x107 min”, t;, = 23 min,
respectivamente para AM, AD e efluente de ETE), embora a velocidade de remog¢do de COD
tenha sido bem maior para a matriz de ETE, mesmo na presenca de uma maior carga organica

inicial. Isto sugere que os radicais "“OH gerados sdo consumidos pelos fons cloreto em solugio

(Eq. 26) ou devido ao alto consumo de H,O, pelos radicais C1° e Cl,” (Eq. 27-29).

Cl'+ClI'—= ClL,’ k=7,8x10° (27)
Cl' + H,0,— HO,” + CI' + H* k=1,0x10° (28)
ClL," + H,0,— HO," +2 CI' + H* k=14x10 (29)

Os radicais CI° e Cl," podem reagir com alguns compostos organicos em solucdo
aquosa, contudo, com uma menor constante de velocidade que os radicais “OH (BUXTON et
al., 2000).

Ensaios de toxicidade aguda com A. salina também foram feitos para o experimento
foto-Fenton em AD sob condi¢des otimizadas, [H,O;] = 340 mg L'e [Fe2+] = 11,2 mg Lt
Ap6s 2 minutos do processo foto-Fenton, quando a concentragdao de CIP ficou abaixo do LQ
do equipamento (< 0,163 mg L'l), a toxicidade aumentou de 76,7 + 4,7 para 100%, o que

sugere a formacdo de produtos iniciais de degradacdo de maior toxicidade (Figura 20).
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Contudo, pode ser observado que aumentando o tempo de experimento até 5 minutos, estes
produtos de degradacdo foram degradados e convertidos em produtos de menor toxicidade.
Em seguida, aumentando o tempo de experimento até 10 minutos, estes produtos de
degradacdo foram degradados e convertidos novamente em produtos de degradagdao de maior
toxicidade. Aumentando o tempo de experimento, de 10 até 60 minutos, novos produtos de
degradacao foram obtidos, sendo de menor toxicidade em relagdo aos obtidos anteriormente,
bem como ao composto-alvo inicial (Figura 20). Estes resultados mostram a viabilidade de
aplicacdo do processo foto-Fenton para tratamento de dguas contendo CIP, visto que
contribuiu para remocdo completa de CIP (considerando LQ < 0,163 mg L™, remocdo de 75%

de COD e reducdo da toxicidade de 76,7%= 4,7%para 20,0% = 10,0%).

Figura 20. Evolucdo da toxicidade aguda para A. salina, das solucdes, antes e durante
aplicagdo do processo foto-Fenton sob melhores condi¢es experimentais. Condic¢des iniciais:

[CIP] = 33,Img L'; [H,0,] =340 mg L', [Fe**] = 11,2 mg L™ e pH = 2,5-2.8.
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5. CONCLUSOES

Os resultados experimentais mostram que a velocidade de mineralizacdo de CIP e de
consumo de H,0, seguiram uma cinética de pseudo-primeira ordem para todas as condic¢des
experimentais avaliadas, e foram significativamente afetadas pelas concentragdes iniciais de
Fe** e H,O,, bem como pela composicdo da matriz aquosa.

As velocidades de mineralizacdo e de consumo de H,O, durante a degradacdo de CIP
pelo processo de foto-Fenton aumentaram proporcionalmente com o aumento da concentragao
de Fe** (entre 1,4 e 16,8 mg L), sendo possivel estabelecer uma relacdo quantitativa entre
eles. Este mesmo comportamento foi observado para as diferentes concentragoes de
H,0,avaliadas (entre 85 e 340 mg L'l). Contudo, para este parametro operacional avaliado,
houve um aumento na velocidade de mineralizacdo até uma determinada concentracdo de
H,0, — 340 mg L (concentracdo critica), sendo possivel verificar um efeito negativo na
velocidade de mineralizagc@o para a maior concentracdo de H,O, avaliada (510 mg L"). Estes
resultados mostram a importancia de otimizar os parametros operacionais de um processo, a
fim de garantir uma elevada eficiéncia de degradacdo, minimizando também a utilizacdo de
um excesso de reagentes. Assim, as melhores condi¢des experimentais obtidas foram:
[Fe™*]=11,2mg L" e [H,0,] =340 mg L.

Sob as melhores condi¢des experimentais, o processo foto-Fenton foi aplicado em
diferentes matrizes aquosas, sendo observado que a composi¢ido das matrizes (dgua do mar e
efluente de ETE) afeta fortemente a remoc¢do de CIP. Isto ocorre devido a presenca de anions
inorganicos (cloreto e sulfato) que formam complexos estdveis com ferro e que atuam como
sequestradores de radicais hidroxila, reduzindo a eficiéncia do processo. A matéria organica
natural presente no efluente de ETE também compete com o composto-alvo pelos radicais

hidroxila, influenciando assim o processo de degradacao.
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Baseado nos resultados obtidos neste trabalho pode ser observado que o processo foto-
Fenton pode ser uma alternativa de tratamento de dguas contendo CIP, pois houve completa
remog¢ao de CIP (considerando o LQ do equipamento) apds apenas 2 minutos, seguido de
75% de remoc¢ao de COD e reducdo da toxicidade aguda para A. salina de 76,7% + 4,7% para
20,0% = 10,0% ap6s 60 minutos. Também € importante ressaltar que luz solar pode ser
utilizada como fonte de radiagdo, reduzindo assim os custos energéticos do processo. Visto
que vdrios efeitos ecotoxicoldgicos estao associados aos residuos de farmacos presentes nos

ambientes aqudticos e que O0s processos convencionais nao conseguem removeé-los

eficientemente, a aplicac@o deste processo se mostra bastante vidvel.
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7. PERSPECTIVAS FUTURAS

1) Identificar os produtos de degradacdo do CIP durante aplicacdo do processo foto-
Fenton, utilizando cromatografia liquida de alta eficiéncia com detector de tempo de voo;

2) Avaliar a biodegradabilidade das solugdes (dada pela razio DBO/DQO) antes e
durante aplicacao do processo foto-Fenton.



