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RESUMO

Os anti-inflamatoérios sdo farmacos encontrados em efluentes e aguas superficiais e
subterraneas. Assim sendo, este trabalho teve por objetivo avaliar a eficiéncia dos processos
oxidativos avancados (POA) na degradacdo dos farmacos cetoprofeno, tenoxicam e
meloxicam (solugdo multicomponente), visando aplicacdo em tratamento de efluentes. Os
sistemas homogéneos estudados foram peroxidacdo foto-assistida e foto-Fenton (fonte de
ferro: sulfato ferroso (SF) ou residuo da palha de aco (FePA)), sob radiacdo UV-C e sunligth
(sun). Um planejamento fatorial 23 foi realizado para o sistema com SF, obtendo-se como
melhor condicdo de degradacéo 400 mg-L™ de [H,05], 1,75 mg-L™ de [Fe] e pH 3. Por estudo
univariado, definiu-se as condicdes de trabalho para o sistema com FePA, sendo 1,25 mg-L™
de [Fe], 300 mg-L™ de [H,0;] e pH=2,5. As cinéticas de degradagio, monitoradas por
espectrofotobmetro de UV/Vis e pela demanda quimica de oxigénio (DQQO), foram melhor
representadas pelos modelos de Nichela et al. e pseudo-primeira ordem, respectivamente.
Apo6s 90 min, os sistemas alcancaram uma degradacdo superior a 82 %, monitorando 0
comprimento de onda de 260 nm, e superior a 96 %, em 367 nm, enquanto a DQO foi
reduzida em mais de 93%. Parte dos grupos funcionais presentes nas moléculas persistiram
apos o tratamento pelo sistema sun-foto-Fenton(SF), conforme analisado por cromatografia
liquida de alta eficiéncia com espectrometria de massa acoplada. Porém as moléculas em suas
formas originais foram degradadas, como constatado por cromatografia liquida de alta
eficiéncia (CLAE-UV/Vis). Os testes de toxicidade frente as sementes de alface, bactérias e
moluscos, indicaram a formacdo de intermediarios, em geral, mais toxicos. Os sistemas
heterogéneos foram compostos pelo H,O, e por fotocatalisadores a base de TiO; (rutilo ou
P25), impregnados com ferro e cobre e imobilizados em filmes de poliestireno de embalagens
de iogurte. As analises de caracterizacdo mostraram o recobrimento da superficie, a presenca
do TiO, no material, as fases presentes no TiO, (rutilo e anatase) e a composi¢do dos
fotocatalisadores (0,58 e 0,54 %peso de ferro nos catalisadores Fe-TiO,(rutilo) e Fe(3)-
TiO,(P25), respectivamente). O sistema sun/H,O,/Fe-TiO,(rutilo) foi selecionado, alcangando
92% e 96% de degradaco, nos A 260 e 367 nm, respectivamente, fazendo uso de 500 mg-L™*
de [H20,], 100 mg por 250 mL de solucéo de [Fe-TiO,] e pH 5. A cinética obteve um bom
ajuste ao modelo de Nichela et al. indicando que existe contribuicdo do processo foto-Fenton.
Né&o foi verificada toxicidade da solucéo tratada frente as sementes de agrido e alface, mas foi
constada uma sensibilidade das sementes de tomilho aos compostos formados. No quinto

ciclo, o fotocatalisador suportado conduziu a uma degradacdo > 82%. Os processos



homogéneos sun-foto-Fenton(SF) e (FePA) foram aplicados para um efluente sintético. Apos
270 min, a DQO foi reduzida em 89%, para ambos os sistemas, com ajuste ao modelo de
Chan e Chu. Pelos estudos de CLAE-UV/Vis e testes de toxicidade, verificou-se a degradacao
dos compostos originais e formacgdo de intermediarios mais tdxicos, em relacdo a solucéo
aquosa. Buscando uma forma de reducdo da toxicidade, a alta disponibilidade da radiacdo
solar aliada a utilizacdo de um residuo (FePA) reduzem os custos do processo, colocando-0

como alternativa vidvel de tratamento de aguas contaminadas.

Palavras-chave: anti-inflamatorios; efluente sintético; fotocatalise; foto-Fenton; impregnacéo

de metais; TiO, suportado.



ABSTRACT

Anti-inflammatories are drugs found in effluents and surface and groundwater.
Therefore, this work aimed to evaluate the efficiency of advanced oxidative processes (AOP)
in the degradation of the drugs ketoprofen, tenoxicam and meloxicam (multicomponent
solution), aiming application in wastewater treatment. The homogeneous systems studied
were photo-assisted and photo-Fenton peroxidation (iron source: ferrous sulfate (SF) or steel
wool residue (FePA)), under UV-C and sunligth (sun) radiation. A 2”3 factorial design was
performed for the system with SF, obtaining as the best degradation condition 400 mg-L™ of
[H,0], 1.75 mg-L™* of [Fe] and pH 3. By univariate study, the working conditions for the
system with FePA were defined, being 1.25 mg-L™ of [Fe], 300 mg-L™" of [H,O,] and
pH=2.5. The degradation kinetics, monitored by UV/Vis spectrophotometer and by chemical
oxygen demand (COD), were better represented by the models by Nichela et al. and pseudo-
first order, respectively. After 90 min, the systems achieved a degradation greater than 82%,
monitoring the wavelength of 260 nm, and greater than 96%, at 367 nm, while the COD was
reduced by more than 93%. Part of the functional groups present in the molecules persisted
after treatment by the sun-foto-Fenton (SF) system, as analyzed by high performance liquid
chromatography with coupled mass spectrometry. However, the molecules in their original
forms were degraded, as verified by high performance liquid chromatography (HPLC-
UV/Vis). Toxicity tests against lettuce seeds, bacteria and molluscs indicated the formation of
intermediates, in general, more toxic. The heterogeneous systems were composed of H,0O, and
TiO,-based photocatalysts (rutile or P25), impregnated with iron and copper and immobilized
on polystyrene films in yogurt packaging. The characterization analyzes showed the surface
coating, the presence of TiO; in the material, the phases present in TiO, (rutile and anatase)
and the composition of photocatalysts (0.58 and 0.54 wt% iron in Fe-TiO, catalysts (rutile)
and Fe(3)-TiO,(P25), respectively). The sun/H,O./Fe-TiO,(rutile) system was selected,
achieving 92% and 96% degradation, at A 260 and 367 nm, respectively, using 500 mg- L of
[H20-], 100 mg per 250 mL of [Fe-TiO;] solution and pH 5. The kinetics obtained adequate
fit to the model by Nichela et al. indicating that there is a contribution from the photo-Fenton
process. Toxicity of the treated solution against watercress and lettuce seeds was not verified,
but a sensitivity of thyme seeds to the formed compounds was found. In the fifth cycle, the
supported photocatalyst led to >82% degradation. The homogeneous sun-foto-Fenton(SF) and
(FePA) processes were applied to a synthetic effluent. After 270 min, the COD was reduced
by 89% for both systems, with adjustment to the Chan and Chu model. Through HPLC-



UV/Vis studies and toxicity tests, it was verified the degradation of the original compounds
and formation of more toxic intermediates, in relation to the aqueous solution. Seeking a way
to reduce toxicity, the high availability of solar radiation combined with the use of waste
(FePA) reduces the costs of the process, making it a viable alternative for treating

contaminated water.

Keywords: anti-inflammatories; synthetic effluent; photocatalysis; foto-Fenton; impregnation

of metals; TiO, supported.



Figura 1l —
Figura 2 —
Figura 3 -
Figura 4 —

Figura 5 —
Figura 6 —

Figura 7 —
Figura 8 —

Figura 9 —

Figura 10 —

Figura 11 —

Figura 12 —

Figura 13 —

Figura 14 —

Figura 15 —

LISTA DE FIGURAS

Estrutura quimica do cetoprofeno...........ccoeevvereneiviic e
Estrutura quimica do meloXiCam .........cccccvevveveiievesieese e
Estrutura quimica do tenOXiCam.........cccoerrireiiieneiee e

Esquema do mecanismo de acdo do dopante no processo de
fotocatalise heterogenea. . .........couoerveireiieicereee s

Desenho esquematico dos reatores: a) UV-C e b) sunlight..........

Células de vidro Pyrex cilindricas utilizada no processo
fotocatalitico heterogeneon..........cccvvveveeiieiieie e

Espectros no UV/Vis dos farmacos separadamente e da mistura
(Co=10 mg-L™ de cada fArmMaco).........cccovevveureeeereeeeeerereeereen.

Cromatograma obtido via CLAE-UV/Vis dos farmacos
estudados (Co= 10 mg-L™ de cada de fArmaco)..........cccccoeueunn....

Avaliacdo preliminar dos processos homogéneos no reator UV-
C, para os comprimentos de onda de 260 nm(a) e 367 nm (b).
Condices: Co = 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500
mg-L?; [Fe?*] = 1,75 mg-L™Y; pH 5 (UV-C/H,0,, UV-C-foto-
Fenton (SF)) e pH 2,5 (UV-C-foto-Fenton (FEPA)).......ccccevvenene

Avaliacdo preliminar dos processos homogéneos no reator
sunlight, para os comprimentos de onda de 260 nm (a) e 367 nm
(b). Condicdes: Co = 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500
mg-L™; [Fe**] = 1,75 mg-L™; pH 5 (sun/H,0,, sun-foto-Fenton (SF));
PH 2,5 (sun-foto-Fenton (FEPA))......cccoiiiiiee e

Carta de Pareto dos efeitos calculados (a) 260 nm - erro puro
igual a 3,67 e (b) 367 nm —erro puro igual a 0,12........................

Gréfico de cubo das interacBes para a degradacdo dos farmacos
pelo sistema sun-foto-Fenton (SF); (a) A 260 nm, (b) A

Estudo da influéncia da concentracdo de H,O, no sistema sun-
foto-Fenton (FePA). CondigBes: Co=10 mg-L™ de cada
farmaco; [Fe*] = 1,75 mg-LY t=60 min e pH=2,5

Estudo da influéncia da concentragdo de ferro (solucéo acida de
residuo de palha de ago). Condicdes: Co=10 mg-L™ de cada
farmaco; [H,0] = 300 mg-L™, t = 60 min, pH = 2.5..................

Estudo da relagcdo area superficial/altura do liquido no reator
sunlight. Condicdes: Co=10 mg-L™" de cada farmaco. sun-foto-
Fenton (SF) ([H,0-] = 400 mg-L?, [Fe] = 1,75 mg-L™* e pH=~3.
Porcentagem de degradacdo monitorada no A (a) 260 nm e (b)

26
27
28

41
53

63

67

69

70

71

73

74

75

76

77



Figura 16 —

Figura 17 —

Figura 18 —

Figura 19 —

Figura 20 —

Figura 21 —

Figura 22 —

Figura 23 —

Figura 24 —

Cinetica de degradacdo dos farmacos e ajuste cinético dos
processos sun-foto-Fenton (SF) para os A (a) 260 nm e (¢) 367
nm e sun-foto-Fenton (FePA) para os A (b) 260 nm ¢ (d) 367
nm. Condicdes: Co=10 mg-L™ de cada farmaco. sun-foto-Fenton
(SF) ([H20,] = 400 mg-L™*, [Fe]=1,75 mg-L* e pH~3. sun-foto-
Fenton (FePA) ([H202] = 300 mg-L*, [Fe]=1,25 mg-L™" e

Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais do
processo sun-foto-Fenton(SF) em A 260 nm (a) e 367 nm (b)
A0S MOTRIOS. ... s

Cinetica de degradacdo dos farmacos pelo processo sun-foto-
Fenton(SF) e sun-foto-Fenton(FePA) pela anélise da demanda
quimica de oxigénio (DQO)......ccceeveiieieiieieee e

Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais de
DQO a0s Model0os CINELICOS.........ccccvvveiiiiirieiie e

Cromatogramas das solucdes dos farmacos inicial e degradada
pelos sistemas sun-foto-Fenton(SF) e sun-foto-Fenton(FePA)
(@) monitorada em 230 nm e (b) 355 nm. (Eixo y da solucdo
inicial e tratada pelo sistema sun-foto-Fenton(FePA) deslocado
para melhor visualizagao)..........ccceverereneiinisieee e

Espectro de massa da solucdo dos farmacos cetoprofeno,
tenoxicam e meloxicam (a) antes e (b) ap6s o tratamento com
sun-foto-Fenton (SF). Condigdes: Co=10 mg-L™ de cada
farmaco; [H,0,]= 400 mg-L~", [Fe] = 1,75 mg-L ", faixa de pH
3-4 €1 =120 MMttt

AlteracGes analisadas nos hemdcitos de B. glabrata expostos as
amostras controle negativo (C-), solucdo de sulfato ferroso
(Fel), solucdo de palha de aco (Fe2), solucdo inicial (INI), sun-
foto-Fenton(FePA)  (fF(FePA)):  (a)  Frequéncia  de
micronucleos; (b) Frequéncia de binucleacGes; (c) Frequéncia
de apoptose. Os asteriscos indicam resultados significativos em
comparag¢do com o controle negativo * com confiabilidade de

Espectros dos processos de peroxidacdo foto-assistida e
fotocatalise sob as seguintes radiacdes: (a) UV-C e (b) sunlight.
Condicdes: Co = 10 mg-L™* de cada farmaco; [H,0,] = 500
mg-L™; [fotocatalisador] = 100 mg por 250 mL de solugdo; pH
5 @ 1Z60 MIN..eiiiiiiiieiiie e enees

Avaliacdo preliminar do processo heterogéneo, utilizando
TiO,(P25) e TiOy(rutilo) — com e sem impregnacéo de ferro, no
reator sunlight, para os comprimentos de onda de 260 nm (a) e
367 nm (b). Condicdes: Cy;=10 mg-L™ de cada farmaco; [H20]
= 500 mg-L™; [Fotocatalisador]= 100 mg por 250 mL de
solugdo (= 1,75 mgde Fe) e pH 5.

79

80

82

83

85

86

91

93

97



Figura 25 —

Figura 26 —

Figura 27 —

Figura 28 —
Figura 29 —

Figura 30 —

Figura 31 —

Figura 32 —

Figura 33 —

Figura 34 —

Microscopia eletrénica de varredura (a) suporte de poliestireno,
(b) impregnado com TiOx(rutilo), (c) Cu-TiO(rutilo), (d) Fe-
TiOy(rutilo) e (e) Cu | Fe-TiOy(rutilo). Crioz = 100

(@) Espectros de FTIR do suporte de poliestireno (SP), do
suporte com TiO, e TiO, impregnado com metais. Sendo: (1)
Aromatico-H, (2) -CH/-CH,, (3) C=C, (4) torcdo —CH,, (5)
deformacdo —CH,, (6) aroméatico monossubstituido, (7) O-Ti-O.
(b) Espectros de DRX de fotocatalisadores TiO,(rutilo), Fe-
TiO(rutilo), Cu-TiOx(rutilo) e Cu | Fe-TiO,(rutilo)........ccue......

Microscopia eletronica de varredura: (a) TiO,(P25), aumento de
5000 x, escala 20 um (b) Fe(3)-TiO,(P25), aumento de 1300 x,
escala 50 um. massatioz =100 MQ.....cccoveiiiiiieiiiieeee e,

Espectros de FTIR do TiO,(P25) e Fe(3)-TiO,(P25) imobilizado
N0 SUPOIEE. ...evvevteieieteetesteeete et te st e et st e e e sesbesteneesesseseneanns

Espectros de DRX dos fotocatalisadores TiO2(P25) e Fe(3)-
THO2(P25)...u ettt

Cinética de degradagdo dos farmacos no sistema sun/H,O,/Fe-
TiOy(rutilo) e o ajuste cinético para A (a) 260 nm e (b) 367 nm.
Condicées: Co = 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500
mg-L™; [fotocatalisador] = 100 mg por 250 mL de solucdo e pH

Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais aos
modelos aos do processo sun/H,O,/Fe-TiOy(rutilo) em (a) A 260
NM € (D) 367 MM

Cromatogramas das solucbes dos farmacos: (a) inicial
monitorada em 230 nm e (c) em 355 nm; (b) solugdes tratadas
durante 180 min, monitoradas em 230 nm e (d) em 355 nm........

MEV para 0 Fe-TiOy(rutilo) suportado em filmes de
poliestireno (a) antes do processo, (b) apos 5 ciclos do sistema
sun/H,0,/Fe-TiO,(rutilo), (c) espectros de FTIR antes e apo6s 5
ciclos e (d) andlise de espectroscopia dispersiva de energia
(EDS) @POS 5 CICIOS. ...ecueeeieieiiiieieeie et

Estudo da influéncia da concentracdo de H,O, - efluente
sintético. Condicdes: Co=10 mg-L™" de cada farmaco; t=120
min; pH 3-4; [Fe?**] = 1,75 mg-L™" (sun-foto-Fenton (SF));
[Fe*"] = 1,25 mg-L™ (sun-foto-Fenton (FEPA)) ........cocevvevveneen.

99

100

101

102

103

105

106

108

111

113



Figura 35 —

Figura 36 —

Figura 37 —

Figura 38 —

Cinetica de degradacdo dos farmacos, em efluente sintético, e
ajuste aos modelos cinético para o sistema sun-foto-Fenton (SF)
para os A (a) 260 nm, (c) 367 nm e (e) analise da demanda
quimica de oxigénio (DQO), e para e o sistema sun-foto-Fenton
(FePA) para os A (b) 260 nm, (d) 367 nm e (f) analise da
demanda quimica de oxigénio (DQO). Condicdes: Cy=10 mg-L"
! de cada farmaco. sun-foto-Fenton (SF) ([H20,] = 400 mg-L™,
[Fe]=1,75 mg-L™ e pH=3. sun-foto-Fenton (FePA) ([H.0,] =
300 mg-L™, [Fe] = 1,25 Mg-L™ € pHR2,5. oo,

Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais da
degradacédo em efluente sintético aos modelos, pelo sistema sun-
foto-Fenton(SF) em A 260 nm (a) e 367 nm (b), e da cinética
monitorada pela DQO (C).....ccevveiueiieiieie e

Cromatogramas do efluente inicial e degradado pelos sistemas
sun-foto-Fenton(SF) e sun-foto-Fenton(FePA) (a) monitorada
em 230 nm e (b) 355 nm. (Eixo y da solugdo inicial e tratada
pelo sistema sun-foto-Fenton(FePA) deslocado para melhor
VISUBHZAGEAD). ...

Alteracdes analisadas nos hemdcitos de B. glabrata expostos as
amostras: controle negativo (C-), solucdo de sulfato ferroso
(Fel), solucdo de palha de aco (Fe2), solucdo inicial (INI),
peroxido de hidrogénio (25 mg-L™) (PER): (a) Frequéncia de
micronucleos; (b) Frequéncia de binucleacdes e (c) Frequéncia
de apoptose. Os asteriscos indicam resultados significativos em
compara¢do com o controle negativo * confiabilidade de

115

116

119

122



Tabela 1l —

Tabela 2 —

Tabela 3 —
Tabela 4 —

Tabela 5 —

Tabela 6 —

Tabela 7 —

Tabela 8 —

Tabela 9 —

Tabela 10 —

Tabela 11 —

Tabela 12 —

Tabela 13 —

Tabela 14 —

LISTA DE TABELAS

Matriz de planejamento fatorial 2° para o processo foto-Fenton
utilizando o sulfato ferroso heptahidratado como fonte de ferro

Volumes das solugBes e medidas das células de vidro Pyrex
utilizadas no estudo da relacdo area superficial/altura do
[EQUITO. . e

Composicdo do efluente SINtELICO.........ccceevveveeieeiice e

Parametros dos ajustes dos dados aos modelos proposto por
Nichelaet al. (2010), pseudo-primeira ordem e modelo proposto
por Chan e Chu (2003) para a cinética de degradacao..................

Parametros dos ajustes aos modelos de pseudo-primeira ordem
e modelo proposto por Chan e Chu (2003) para a cinética de
AEGrATAGAD. ... . ettt

Pesquisas de degradacdo de compostos organicos monitoradas
por DQO por processo foto-Fenton..........cccvcevvveiieinereene

Identificacdo dos possiveis grupos presentes nos farmacos
cetoprofeno, meloxicam e tenoxicam em solucdo, antes e apds
submissdo ao processo sun-foto-Fenton(SF)..........c.ccccevevveiienen,

Valores referentes a média do crescimento radicular e indice de
Crescimento (ICR)......coviiv o

Percentual de crescimento (Cresc(%)) das bactérias Escherichia
coli e Salmonella enteritidis em solu¢do aquosa...............c.cv......

Degradacéo dos sistemas heterogéneos utilizando TiO,(rutilo) e
da peroxidacdo foto-assistida. Condigdes: Co = 10 mg-L™ de
cada farmaco; [H»0,] = 500 mg-L™*; [fotocatalisador] = 100 mg
por 250 mL de solucdo; pH 5 e t=60 MiNn..........ccccccevveveiieieennns

Percentual dos compostos (peso%) pela analise de FRX para os
fotocatalisadores Fe-TiOz(rutilo) e Fe(3)-TiO,(P25)...................

Pardmetros dos modelos utilizados para ajuste da cinética de
degradacdo, modelos de pseudo-primeira ordem, de Chan e Chu
(2003) e Nichela et al. (2010) ......ccoovivrreiiiee e,

Valores médios do comprimento da radicula e indice de
crescimento relativo (ICR) avaliado nos testes de toxicidade......

Reutilizacdo de Fe-TiO, suportado em filmes de poliestireno.
Sistema sun/H,0,/Fe-TiO.. Condicdes: Co= 10 mg-L™ de cada
farmaco; [H,0,] = 500 mg-L™; [fotocatalisador] = 100 mg para
250 mL de solugdo ([Fe] = 1,75 mg) e pH 5o

57
66

81

83

84

88

89

90

94

104

107

109

110



Tabela 15 —

Tabela 16 —

Tabela 17 —

Pardmetros dos ajustes dos dados aos modelos proposto por
Nichela et al. (2010), pseudo-primeira ordem e modelo

proposto por Chan e Chu (2003) para a cinética de degradagdo
em efluente sintético

Valores referentes & média do crescimento radicular e indice de
crescimento (ICR) da semente de Lactuca sativa, em efluente
sintético antes de apds tratamento

Percentual de crescimento (Cresc(%)) das bactérias Escherichia
coli e Salmonella enteritidis em efluente sintético antes de apds
tratamento

117

120



A/H

ACN
AMH
ANVISA
BC

BV

CLAE
CLAE/EM

Comp. Org.qq

CONAMA

COoT

CRA

CRC

Ccv

DBO

DOso0
DQO

DRX

EDTA

Eg

EM

ESL

ETE

fF(FePA)

fF(SF)

FRX

FTIR

Ho

ICR

INI

INMETRO

LD

LQ

LISTA DE ABREVIATURAS E SIGLAS

Relacdo area superficial/altura do liquido
Acetonitrila

Agar Mueller Hinton

Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria
Banda de conducéo

Banda de valéncia

Cromatografia liquida de alta eficiéncia

Cromatografia liquida de ultra performance acoplada a espectrometria de massas

Carbono organico adsorvido

Conselho Nacional de Meio Ambiente

Carbono organico total

Comprimento meédio da radicula das amostras.
Comprimento médio da radicula do controle negativo.
Coeficiente de variancia

Demanda bioquimica de oxigénio

Densidade Optica no comprimento de onda de 600 nm
Demanda quimica de oxigénio

Difracdo de raio X

Acido etilenodiaminotetracético

bandgap

Espectroscopia de massa

Extracdo solido-liquido

Estacéo de tratamento de efluentes

sun-foto-Fenton com residuo de palha de aco como fonte de ferro
sun-foto-Fenton com sulfato ferroso como fonte de ferro
Fluorescéncia de raio X

Espectroscopia de infravermelho por transformada de Fourier
Radiacao (sunlight ou UV-C)

Indice de crescimento relativo

Solucéo inicial

Instituto Nacional de Metrologia, Qualidade e Tecnologia
Limite de deteccéo

Limite de quantificagdo



m/z Relacdo massa carga

MEV Microscopia eletronica de varredura
MQ Média quadratica

FePA Palha de ago

PER Peroxido de hidrogénio

pH Potencial hidrogenionico

POA Processos oxidativos avangados

OS Poliestireno

Sun Sunlight

UFC Unidades formadoras de colonias
UFPE Universidade Federal de Pernambuco
us Ultrassom

Uv-C Ultravioleta germicida

Vis Visivel



[HO?]
[Clo

[Cl:

[Fe]

a (min™)
b (min)
C

C-
Cresc(%)
Cu

D

o

Fe

Fe(3)
Fel

Fe2
FePA

kap (Min™)
Mrio.

R

RZ

SF

Sg?

t
TiO2(P25)
TiOx(rutilo)
A

p (min)

o (admensional)
k

¢

LISTA DE SIMBOLOS

Concentracéo dos radicais hidroxilas

Concentracéo inicial do composto

Concentracdo do composto no tempo t
Concentracdo de ferro

Taxa média de oxidacdo (Taxa inicial aparente)
Meia-vida aparente

Inclinagdo média durante a fase rapida

Controle negativo do teste de toxicidade

Percentual de crescimento

Cobre oriundo da impregnacao com Cu(NO3),.3H,0
Valor residual final

Elétrons

Ferro oriundo da impregnacdo com FeSO,.7H,0
Ferro oriundo da impregnacdo com Fe(NO3)3.9H,0
Soluc&o de sulfato ferroso 1,75 mg-L™ (toxicidade com moluscos)
SolucAo de residuo de palha de ago 1,75 mg-L™
Residuo de palha de aco como fonte de ferro
Lacunas

Constante de velocidade aparente

Massa de TiO, utilizada nos experimentos
Coeficiente de correlacdo

Coeficiente de regressao linear

Sulfato ferroso como fonte de ferro

Soma dos quadrados residuais

Tempo transcorrido de reagéo

Dioxido de titdnio AEROXIDE® (Evonik, >99,5%, 80/20 anatase/rutilo)
Dioxido de titanio (Dinamica, 98-100,5%, rutilo)
Comprimento de onda

Constante relacionada a cinética de reacéo
Capacidade de oxidacéo

Constante de velocidade

Diametro



2.1
2.2
2.3
2.4

2.5
2.5.1
2.5.2
2.5.3
254
2.5.5
2.6
2.7

3.1
3.2

321
3.2.2
3.3

3.4
34.1
3.4.2
343
3431
3.4.3.2
3.4.3.3
34.4

SUMARIO

INTRODUGAD. ..ottt 23
FUNDAMENTAGAO TEORICA ..o 26
CETOPROFENOD. ...ttt 26
MELOXICAM. ...ttt e e nae e 27
TENOXICAM. ..ottt ettt sttt e 27
IDENTIFICACAO DE  ANTI-INFLAMATORIOS NO MEIO

AMBIENTE. ... sbree e 28
PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS........ccccovieeeceeee e, 31
Processo de peroxidacao foto-assistida..........c.ccevevveiieieerieiiieseeic e 32
Processos Fenton e foto-FeNtON..........ccoovviiiii i 35
Fotocatalise Neterogenea...........ccuoeieiiiiiieisee s 37
Insercé@o de elementos no fotocatalisador TiOs.......cccevvvievveiiiie e, 40
Fotocatalisador SUPOItadO...........cccveiuveiiiiie i 44
TOXICIDADE ...ttt 45
MODELOS CINETICOS......oeviiiiiieieieieieie s 47
METODOLOGIA. ...ttt e ee e saae e 51
SOLUCOES DE FARMAGCOS........oioieieeeieeieeeeeeeeeseeses s en s s 51
IDENTIFICACAO DOS FARMACOS EMPREGANDO DIFERENTES

TECNICAS ANALITICAS. ..ot 51
Espectrofotometria de ultravioleta-visivel............cc.ccooeveiiinc i, 52
Cromatografia liquida de alta efiCiéncia...........ccccooeoeriieiineniineee, 52
REATORES. ..ottt 53
PROCESSOS HOMOGENEOQS........c.ooieveiereieeeeeeiersssiesssesisses s, 54
Descricéo das fontes de ferro utilizadas para o processo foto-Fenton 54
Avaliacao preliminar dos processos NOMOGENEOS..........ccccvvvvvereeeeieennnnn, 55
Definicédo das condigdes operacionais do processo sun-foto-Fenton........ 55
Sulfato ferroso heptahidratado como fonte de ferro..........ccccovevvviiieiieenne 56
Residuo de palha de ago como fonte de ferro..........ccocevveveiience e 57
Estudo do efeito da relacdo area superficial/altura do liquido........................ 57

Estudo cinético do processo hOMOQENEO...........cceeevveieieeiieecie e 58



345

3.4.6
3.5

3.5.1
3.5.2
353
354
3.55
3.5.6
3.5.7
3.6

4.1

411
4.1.2
4.2
421
4.2.2
4221
4222
4.2.2.3
4.2.3
4231
4.2.3.2
4.2.4

4.2.5

4.2.6

4.3
431

Identificacdo dos compostos de degradacdo do sistema sun-foto-

FENTON. ... e 58
Toxicidade do processo NOMOQGENEO...........ccuevverieeieeiieiiere e 59
PROCESSOS HETEROGENEOQS.........coooveeeeeiieeeieeeseseeeeesssssieses s, 61
Impregnacga@o dos metais N0 TIO2.......cccvviiiieieiiieeee e, 61
Imobilizagéo dos fotocataliSadores............cocovvriiiiiicieicic e 61
Avaliacao preliminar dos processos heterogeneos...........ccccevvevveiveieennns 62
Caracterizacao dos fotocatalisSadores..........cccocvveveiieiieeie s, 63
Estudo cinético do sistema heterogéneo............cooevrereineneneesese e 64
Toxicidade do processo NeterogeNEO0..........cceerverireeieieeienese e 65
Reutilizacdo do fotocatalisador.............ccccovveviiieiiccecc e, 65
EFLUENTE SINTETICO.....oiiieiceeeeeveeeseeeee et eses s, 65
RESULTADOS E DISCUSSAO..........coeuieeeeieseieeeeeeesesssessesssssenasnenns 67
IDENTIFICAQAO DOS FARMACOS EMPREGANDO DIFERENTES

TECNICAS ANALITICAS. ... 67
Espectrofotometria de ultravioleta-visivel.............cccooeiiiiiiieccciccee, 67
Cromatografia liquida de alta eficiéncia.............cccceveveveniiiiesrceee, 68
PROCESSOS HOMOGENEOS........ccuiveeeeieeeiereisensesessisnsissenes s 70
Avaliacao preliminar dos processos NOMOJENEOS..........cccecvevverveeenreennnn. 70
Definicédo das condi¢bes operacionais do processo sun-foto-Fenton........ 73
Sulfato ferroso heptahidratado como fonte de ferro..........cccccevveiciicinenne 73
Residuo de palha de ago como fonte de ferro.........cccocvevvevveieieicsce v 75
Estudo do efeito da relacdo area superficial/altura do liquido........................ 77
Estudo cinético do processo NOMOQENEO...........cceevvveieiieieeiie e 78
Monitoramento por espectrofotometria de UV/ViS........ccccoveveiieivciicieennnn, 78
Monitoramento por demanda quimica de OXigenio. ........ccccecvrerrreeererieennen, 82

Analise do processeo homogéneo por cromatografia liquida de alta
BFICIENCIAL ...t e 85

Identificacdo dos compostos de degradacdo do sistema sun-foto-

FENTON(SI)...eiiie i 86
Toxicidade do processo NOMOGENED. ..........cooueeriereniienieeee e 88
PROCESSOS HETEROGENEOQS..........ccoruieeeeeeeeeieieeieeieeieseeseseses s, 92

Avaliacéo preliminar dos processos heterogéneos...........cccccovvveeveeeeennnn, 03



4311

43.1.2

4.3.2
4321
43.2.2
4.3.3
4.3.4

4.3.5
4.3.6
4.4

441

4.4.2
443

444

5.1
5.2

Avaliagdo preliminar dos processos com TiO(rutilo) impregnado com
ferro e cobre e comparacdo com o processo de peroxidagédo foto-assistida...
Avaliacdo preliminar dos processos com TiO2(P25) e TiOy(rutilo)
IMPregnado COM TEITO........ccviiiiieie e e
Caracterizacéo dos fotocataliSadores.........cocevvvierieniienenie e,
Caracterizacdo do TiO(rutilo) impregnado com ferro e cobre....................
Caracterizacdo do TiO,(P25) impregnado com ferro........cccccevvvveiveriecnnnnn,
Estudo cinético do sistema heterogéneo...........c.cccceevveveiieseeve s
Anélise do processo heterogéneo por cromatografia liquida de alta
Y 1[I T=] o (o] - VSRS
Toxicidade do processo heterogeneo..........cccecvevveeieeresie i
Reutilizacdo do fotocatalisador.............ccccvveviiieiiece e,
EFLUENTE SINTETICO......coiiiieieeeeeeeeeee ettt s e
Estudo da concentracdo do H,O, para a degradacdo do efluente
] ] 03 1ol OSSOSO PR
Estudo cinético para a degradacao do efluente sintético..............ccccn....
Anélise da degradacdo em efluente sintético por cromatografia liquida
de alta EFICIENCIA......veeee e
Toxicidade da degradacéo do efluente Sintético...........ccccveveveieiicininenns
CONCLUSOES E PERSPECTIVAS......coeoeeveeeeeeeeeeeesveseessesienensnes
CONCLUSOES. ...ttt
PERSPECTIVAS. ... .ottt e e e nneeens
REFERENCIAS. .......ooiiiiieieieseeeete e
APENDICE A - EQUACOES, COEFICIENTES DE
CORRELACAO, LIMITES DE QUANTIFICACAO E DETECCAO
DAS CURVAS ANALITICAS VIA ESPECTROMETRIA
UVIVISIVEL ..ottt
APENDICE B - EQUACOES, COEFICIENTES DE
CORRELACAO, LIMITES DE QUANTIFICACAO E DETECCAO
DAS CURVAS ANALITICAS VIA CLAE ...

APENDICE C - ESPECTRO NO UV/VIS DO EFLUENTE
SINTETICO oo e et e e e e s e e e et es e e ee et e et e e araaeeas

APENDICE D - DADOS DO PLANEJAMENTO FATORIAL..............

93

96
99
99
101
104

108
109
110
112

112
114

118
120
124
124
125
127

140

141



APENDICE E — ARTIGO PUBLICADO
APENDICE F - ARTIGO PUBLICADO.



23

1 INTRODUCAO

A presenca de compostos farmacéuticos em aguas superficiais e subterraneas € um dos
maiores problemas de poluicdo antropica. Pelo fato de farmacos ja terem sido detectados em
aguas superficiais, em diferentes concentrac@es, varios paises comecaram a monitorar o ciclo
de insumos farmacéuticos ativos (BAGHERI et al. 2017; COMBER et al. 2018; DELLA-
FLORA et al. 2020; KAUR et al. 2021, PAUMO et al. 2021). No entanto, em geral, ainda
ndo existe uma regulamentacdo sobre os efluentes advindos de industrias farmacéuticas e
hospitais, que sdo as principais fontes de descarte de medicamentos no meio ambiente
(KHAN et al. 2020Db).

Os anti-inflamato6rios nao-esterdides sdo uma classe importante de farmacos que
possuem efeitos analgésicos e antipiréticos, estando entre os compostos farmacéuticos mais
presentes em efluentes, estacdes de tratamento de efluentes (ETE), aguas superficiais e
subterraneas e até em aguas para consumo (AHMED 2017; HE et al. 2017). Nesta classe de
farmacos encontram-se o cetoprofeno, o tenoxicam e o meloxicam, os quais foram detectados
em matrizes ambientais (COLLADO et al. 2014; LAI et al. 2016; PAIGA; DELERUE-
MATQOS 2016; MARSIK et al. 2017).

Este tipo de contaminacdo da agua estéd associado ao fato das ETE convencionais em
sua maioria ndo serem capazes de remover 0s principios ativos farmacéuticos, removendo
apenas carbono biodegradavel, fésforo e microrganismos. Esta lacuna de tratamento permite
que estes compostos cheguem aos corpos receptores, causando danos aos ecossistemas
aquaticos (ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY, 2019; DELLA-FLORA et al.
2020; KHAN et al. 2020a).

Para resolver esse problema, pesquisas tém utilizado diferentes tecnologias para tratar
compostos de dificil degradacdo. Entre elas, estdo os processos oxidativos avancados (POA)
que visam a degradacdo de compostos a uma mineralizacdo completa, pela acdo do radical
hidroxila (HO*) que é um forte agente oxidante (SERPONE et al. 2017; COMBER et al.
2018; SINHMAR et al. 2020). Existem diversos tipos de POA, entre eles estdo os
fotoquimicos, que envolvem reagdes quimicas e utilizam algum tipo de radiacdo e os
processos quimicos, que ndo utilizam radiacdo. A subarea que estuda a utilizagdo de um
semicondutor como fotocatalisador ¢ chamada de fotocatalise heterogénea (ARAUJO et al.
2016; SERPONE et al. 2017).

Contudo, os compostos organicos podem ser oxidados a outras espécies e a toxicidade
destes intermediarios deve ser avaliada (ARAUJO et al. 2016; BOCZKAJ; FERNANDES,
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2017). Esta anélise pode ser realizada por meio de diferentes tipos de metodologias, utilizando
varios niveis troficos, como bactérias (PAIVA et al. 2018), microcrustaceos (JIMENEZ et al.
2018), plantas (LUO et al. 2018; NAPOLEAO et al. 2018; MARCHETTI; AZEVEDO, 2020)
e peixes (DINIZ et al. 2015).

Alguns estudos avaliaram a degradacdo destes farmacos (AMASHA; BAALBAKI;
GHAUCH, 2018; MARTINEZ et al., 2013; JIMENEZ et al., 2018). Entretanto, pela pesquisa
feita na literatura, ndo foi encontrado estudo que avalie conjunta e detalhadamente a
degradacéo, identifique os intermediarios e analise a toxicidade dos produtos dos farmacos
cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam em solucdo multicomponente degradados por diversos
POA. Diante do exposto, este trabalho teve por objetivo avaliar a eficiéncia de diferentes
sistemas POA na degradacdo dos farmacos cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam (solucéo
multicomponente) em solucdo aquosa, visando aplicagdo em processos de tratamento de
efluentes. O estudo teve ainda 0s seguintes objetivos especificos:

e Desenvolver metodologias para identificacdo e quantificacdo dos farmacos
utilizando cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE) e espectrofotometria de
ultravioleta/visivel (UV/Vis).

e Avaliar a eficiéncia dos processos de peroxidacdo foto-assistida e foto-Fenton,
com utilizacdo de radiacdo UV-C e sunlight na degradacdo dos farmacos;

e Definir as condicGes operacionais dos sistemas homogéneos que apresentaram
melhores resultados;

e Estudar a cinética da degradacdo monitorando a concentracdo dos farmacos por
espectrofotometria de UV/Vis, bem como através dos valores da demanda quimica
de oxigénio (DQO) e fazer o ajuste dos modelos cinéticos aos dados
experimentais;

e Avaliar a formacdo de intermediarios empregando CLAE acoplada a
espectrometria de massas (CLAE/EM) para o processo foto-Fenton;

e Produzir fotocatalisadores TiO(rutilo) impregnados com ferro e cobre e
TiO,(P25) impregnados com ferro;

e Preparar os filmes com os fotocatalisadores suportados em poliestireno, obtidos de
embalagens de iogurte;

e Caracterizar os filmes de fotocatalisadores que apresentaram melhor desempenho,
antes e apds impregnacéo, pelas técnicas de microscopia eletrénica de varredura

(MEV), espectroscopia de infravermelho por transformada de Fourier (FTIR),
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espectrometria de absorcéo atbmica, difratograma de raio X (DRX) e fluorescéncia
de raio X (FRX);

Verificar a degradacdo dos farmacos pelos sistemas de fotocatélise heterogénea,
sob radiacdo UV-C e sunlight, visando a selecdo daquele que apresentar a maior
eficiéncia;

Avaliar a cinética da degradacdo monitorando a concentracdo dos farmacos por
espectrometria de UV/Vis e fazer o ajuste dos dados experimentais aos modelos
cinéticos;

Estudar o retso do fotocatalisador no sistema empregado;

Realizar teste de toxicidade da solucdo aquosa tratada pelo processo heterogéneo
frente a sementes;

Aplicar o sistema com maior eficiéncia no tratamento de um efluente sintético;
Realizar testes de toxicidade das soluces aquosa e do efluente sintético, antes e
apos o tratamento pelos sistemas homogéneos, frente a sementes, bactérias e

moluscos.
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2 FUNDAMENTAGCAO TEORICA

Os farmacos estdo presentes nos efluentes industriais farmacéuticos, hospitalares e
domeésticos pela excrecdo ou disposicdo inadequada de medicamentos descartados. Devido a
ineficiéncia das tecnologias convencionais para tratamentos desses efluentes estes compostos
podem atingir os corpos receptores (MIRZAEI et al. 2017; SOPHIA; LIMA, 2018; DELLA-
FLORA et al. 2020).

Apesar das pesquisas indicarem que os compostos farmacéuticos se encontram em
baixas concentracbes no meio ambiente, o efeito de bioacumulacdo e de resisténcia
microbiana a medicamentos tem sido um problema ambiental, fazendo com que estas
substancias sejam encontradas por vezes a niveis de mg-L™ (AHMED, 2017; SERPONE et al.
2017; AMASHA et al. 2018; SOPHIA; LIMA 2018; EVGENIDOU et al. 2021).

Os compostos farmacéuticos podem ser divididos em varias classes, entre as mais
prescritas estdo os anti-inflamatérios ndo esteroides, que sdo farmacos com efeitos
analgeésicos e antipiréticos. Essas substancias representam uma das mais antigas classes de
agentes terapéuticos. Dentro desta classe estdo o cetoprofeno, o meloxicam e o tenoxicam
(AHMED, 2017; ANTONOAEA et al. 2017).

2.1 CETOPROFENO

O cetoprofeno é um &cido propiénico com efeito analgésico e antipirético. Dentre 0s
anti-inflamat6rios ¢ um dos mais significantes compostos em niveis de contaminacdo
ambiental (AHMED, 2017). Administrado para tratamento de doencas reumaticas, dor pos-
operatoria, entre outras indicacdes. O cetoprofeno possui como grupo cromoéforo a

benzofenona, a estrutura quimica do composto esté ilustrada na Figura 1.

Figura 1- Estrutura quimica do cetoprofeno.

O  CHs

benzofenona

Fonte: Adaptado de Martinez et al. (2013).

Conforme reportado por Ahmed (2017), este composto apresentou absorbancia

méaxima no comprimento de onda de 230 nm, na analise por cromatografia liquida de alta
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eficiéncia, e possui massa molar de 254,30 g-mol™. Sua solubilidade em agua é de 51 mg-L™.
Ja Martinez et al. (2013) monitoraram o cetoprofeno em 259 nm, com detector ultravioleta-

visivel.
2.2 MELOXICAM

O meloxicam é utilizado para tratamento de dores musculares esqueléticas, artrite
reumatoide, osteoartrite e espondilite anquilosante. Trata-se de um composto estavel em agua
por pelo menos sete dias, em temperatura ambiente. Possui massa molar de 351,4 g-mol™ e
sua formula estrutural esté apresentada na Figura 2 (AL-TAMIMI, 2015; JIMENEZ et al.
2018).

Figura 2- Estrutura quimica do meloxicam.

//N\\
O O

Fonte: Adaptado de NADIM et al. (2015).

Conforme descrito por Nadim et al. (2015) este composto ¢ uma enolcarboxamida,
pouco soltvel em agua, que em meio com pH alcalino tem sua solubilidade aumentada. As
industrias farmacéuticas geralmente utilizam soluc@es alcalinas de lavagem, sendo esta, uma
possivel razdo para a deteccdo deste composto em sistemas aquaticos. Os mesmos autores
realizaram a deteccdo do meloxicam no comprimento de onda de 364 nm, enquanto Al-

Tamimi (2015) detectou este composto em 353 nm, ambos por HPLC-UV/Vis.
2.3 TENOXICAM

Este composto pertence, assim como 0 meloxicam, ao grupo de acido enolico e tem
efeito similar ao anterior (MADNI et al. 2016). Antonoaea et al. (2017) fizeram a detec¢do do

tenoxicam em 360 nm, ja& Marland, Sarkar e Leavitt (1999) detectaram em 355 nm, por
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HPLC-UV. Este composto possui massa molar de 337,37 g-mol™ e sua formula estrutural esta
representada na Figura 3.

Figura 3- Estrutura quimica do tenoxicam.
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Fonte: Adaptado de MADNI et al. (2016).

Estes anti-inflamatorios sdo prescritos a populacdo para proporcionar alivio dos
sintomas de doencas e procedimentos cirurgicos proporcionando melhor estar. Por outro lado,
a presenca destes medicamentos e seus metabdlitos no meio ambiente causam danos a biota e
a saude da populagdo, sendo assim alguns estudos vém sendo realizados para avaliar sua
presenca em diferentes ambientes (LAI et al. 2016; PAIGA; DELERUE-MATOS, 2016; HE
etal. 2017; MARSIK et al. 2017).

2.4 IDENTIFICACAO DE ANTI-INFLAMATORIOS NO MEIO AMBIENTE

A utilizacdo de farmacos tem crescido e como consequéncia a deteccdo destes
compostos no meio ambiente tem sido cada vez mais frequente. Em decorréncia de multiplos
compostos farmacéuticos ja serem detectados em &guas superficiais, em diferentes
concentragOes, varios paises tém monitorado o ciclo dos insumos farmacéuticos ativos
(COMBER et al. 2018). Porem, a legislagdo ambiental estd pouco estabelecida em relagéo as
concentragOes limites para o destarte de efluentes com farmacos, assim nédo faz referéncia
quanto as concentragfes seguras em que estes compostos podem estar presentes em aguas
naturais e para consumo humano (EUROPEAN COMMISSION, 2017; EUROPEAN
COMMISSION, 2019).

A diretiva 2008/105/EC do Parlamento Europeu e do Conselho da unido européia

estabeleceu os poluentes prioritarios e afirmou que os danos causados pela poluicdo quimica
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incluem os efeitos de toxicidade aguda e crénica nos organismos aquaticos. Além disso, a
norma levou em consideracdo a acumulacdo desses contaminantes no ecossistema e perda de
biodiversidade, além dos riscos a satde humana (EUROPEAN COMMISION, 2008).

Em 2015, a decisdo de implementacdo da comissdo européia 2015/495 apresentou
uma lista com alguns farmacos (ndo constando meloxicam, tenoxicam e cetoprofeno), seus
limites aceitaveis e os métodos para andlise (EUROPEAN COMMISION, 2015). A Agéncia
de Protecdo Ambiental Norte Americana regulamentou a gestdo de produtos farmacéuticos,
sendo um dos objetivos a reducdo das concentracdes de farmacos em aguas superficiais e de
consumo (ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY, 2019).

A Unido Europeia langcou uma abordagem estratégica para os produtos farmacéuticos
no meio ambiente, tendo entre os objetivos, identificar as acbes que abordam o risco potencial
dos compostos farmacéuticos no meio ambiente, incentivar inovacdes que ajudem a lidar com
esses riscos. Além disso, visa-se desta forma identificar lacunas de conhecimentos e assegurar
que essas acOes ndo comprometam o0 acesso de humanos e animais a tratamentos
farmacéuticos seguros e eficazes (EUROPEAN COMMISSION, 2019).

No Brasil, a Resolucdo do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) n°
430/2011, que rege o despejo de efluentes liquidos, ndo dispde sobre os compostos
farmacéuticos. No entanto, em seu Art. 18 tem-se a afirmacdo de que “o efluente ndo devera
causar ou possuir potencial para causar efeitos toxicos aos organismos aquaticos no corpo
receptor, de acordo com os critérios de ecotoxicidade estabelecidos pelo érgdo ambiental
competente” (BRASIL, 2011). Isto mostra um indicativo da necessidade de detectar a
presenca de poluentes com essas caracteristicas, propondo tratamentos para tais substancias.

Comber et al. (2018) realizaram uma anélise baseada em monitoramentos de insumos
farmacéuticos ativos em efluentes no Reino Unido. As anélises entre afluentes e efluentes de
varias estacdes de tratamento confirmaram uma remocdo pouco eficiente para alguns
farmacos e hormdnios, como etinilestradiol, diclofenaco, propranolol, antibidticos macrolidos,
fluoxetina, tamoxifeno e carbamazepina. A maioria destas substancias estava presente nos
efluentes em concentragcBes superiores as respectivas concentracbes ditas sem efeitos
previsiveis, que é a concentracdo na qual abaixo dela ndo ha verificacdo de riscos ao meio
ambiente.

Segundo He et al. (2017), os anti-inflamatorios ndo esteroides tém sido reportados
como uma das classes de farmacos dominantes e frequentemente detectados nas matrizes
ambientais. Trata-se do grupo de compostos farmacéuticos mais presentes em efluentes, antes

e apos estacOes de tratamento de efluentes (ETE), aguas superficiais e subterraneas e até em



30

aguas para consumo. Lai et al. (2016) encontraram farmacos em aguas residuais na China,
entre eles o cetoprofeno com concentracdo de 41 ng-L™. Marsik et al. (2017) determinaram as
concentracOes de farmacos existentes em cursos de dgua na Republica Tcheca, e verificaram
uma concentracdo de cetoprofeno de 69,3 ng-L™. Paiga e Delerue-Matos (2016) encontraram
concentracdes deste farmaco de 0,9 ng-L™ em &gua subterranea coletadas em cinco reas em
Portugal, estando este composto presente em todas as amostras.

No que diz respeito as concentraces de ocorréncia dos anti-inflamatérios meloxicam
e tenoxicam, ndo sdo verificados tantos relatos na literatura. Contudo, estes farmacos
encontram-se na lista dos detectados no meio ambiente (HESTER; HARRISON, 2016).
Collado et al. (2014) detectaram varios farmacos, entre os quais estavam, cetoprofeno,
tenoxicam e meloxicam, em efluentes coletados antes e apds tratamento em uma ETE na
Espanha. As concentracdes nos afluentes foram em média de 506, 325 e 916 ng-L*,
respectivamente para cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam. Segundo 0s autores estes
farmacos tiveram médios e baixos percentuais de remocdo apds o tratamento secundario
apresentando concentracdes de 146, 238 e 325 ng-L™, respectivamente.

As concentracdes de farmacos, em geral, em aguas residuais abrangem uma faixa de
ng-L™ a ug-L™, dependendo da densidade demografica e do tamanho do corpo receptor. Em
casos de aguas superficiais adjacentes as indudstrias farmacéuticas, essas concentracdes podem
chegar amg-L™ (ROZAS et al. 2016; SERPONE et al. 2017; SHANKARAIAH et al. 2017).

Isto ocorre, na maioria dos casos, devido a baixa remoc¢édo destes contaminantes pelos
sistemas convencionais de tratamento. Apesar de alguns processos fisicos como a filtracdo por
membranas serem efetivos, eles ndo destroem o contaminante, apenas transferem de fase
gerando outro residuo que necessita de tratamento posterior e podem ser onerosos. Métodos
quimicos como precipitacdo também apenas causam uma mudanca de fase dos compostos,
sem elimina-los. Os tratamentos bioldgicos sdo um dos mais utilizados em estacdo de
tratamento de esgoto e de efluentes industriais, porém sdo ineficientes na remocdo de
contaminantes com baixa biodegradabilidade, como no caso dos farmacos. Por esta razdo,
pesquisas concentram-se em processos para degradacdo destes compostos farmacéuticos
(FIOREZE et al. 2014; CHANGOTRA; RAJPUT; DHIR 2017; MIRZAEI et al. 2017,
SEGURA et al. 2021).
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2.5 PROCESSOS OXIDATIVOS AVANCADOS

Os processos oxidativos avangados (POA) tém sido empregados no tratamento de
efluentes com compostos recalcitrantes como alternativa aos processos convencionais (XU et
al. 2020). Os POA também podem ser utilizados como uma etapa de pré-tratamento, na
degradacdo de compostos recalcitrantes a compostos que sejam passiveis de tratamento
bioldgico, ou podem ainda ser aplicados como uma etapa de polimento (BOCZKAJ;
FERNANDES, 2017).

Os diferentes tipos de POA envolvem uma familia de tecnologias similares que tem
como principal agente o radical hidroxila (HO®). Este radical pode ser gerado por oz6nio,
peréxido de hidrogénio, outros oxidantes e catalisadores heterogéneos combinados ou nao
com irradiacdo (ROZAS et al. 2016; SILLANPAA; NCIBI; MATILAINEN, 2018).

O radical hidroxila tem potencial padrédo de reducdo de 2,80 V, potencial este mais
elevado que as espécies oxidantes como o 0zonio (2,07 V), perdxido de hidrogénio (1,77 V),
hipoclorito (1,43 V), radical peridroxil (1,42 V), cloro (1,36 V) e oxigénio (1,23 V). O radical
HO"* é ndo seletivo e altamente oxidante, tendo uma constante de reacdo de ordem de 10° a
10™ L-mol™s™ (ARAUJO et al. 2016; SERPONE et al. 2017). Ele atua reagindo com 0s
compostos organicos por mecanismos béasicos como: abstracdo do hidrogénio em
hidrocarbonetos saturados e alcoois (Equacdo 1), transferéncia de elétrons como acontece
com os hidrocarbonetos clorados (Equacédo 2) e adicdo do radical em moléculas com funcGes
aromaticas e olefinas (Equacdo 3) (FIOREZE et al. 2014; DENG; ZHAO 2015; SERPONE et
al. 2017).

RX + HO® - RX* e +OH"™ )

o e @
R R R R

Os radicais hidroxila reagem com o0s compostos organicos formando radicais
organicos, que na presenca de oxigénio iniciam uma complexa série de reagdes oxidativas
podendo levar & mineralizagdo (SILLANPAA; NCIBI; MATILAINEN, 2018). Quando h&
uma total mineralizagdo, os compostos organicos sdo degradados em substancias simples

como H,0, CO, e possiveis ions inorganicos. A vantagem deste tipo de tratamento é que nédo
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ocorre a formacdo de lodo, o que elimina a necessidade de uma etapa adicional para
tratamento deste residuo. Por outro lado, os compostos presentes no efluente podem ser
oxidados a outras espécies, sendo necessario avaliar a toxicidade destas (ARAUJO et al.
2016; BOCZKAJ; FERNANDES, 2017).

Os POA que utilizam radiagdo séo classificados como fotoquimicos. A radiacdo mais
utilizada é a ultravioleta (UV), sdo exemplos: UV/O3, UV/H,0,, UV/O3/H,0, e foto-Fenton.
A subarea que estuda a utilizacdo de um semicondutor como fotocatalisador € chamada de
fotocatalise heterogénea. Outros tipos de POA ndo utilizam radiagdo, a exemplo da
ozonizagdo em maio alcalino, O3/H,0,, Osj/catalisador e Fenton, que S40 0S Processos
quimicos. Existem também os sonoquimicos (ultrassom (US), O3/US, H,0,/US,
fotocatalise/US, sono-Fenton), e eletroquimicos (oxidacdo anddica, eletro-Fenton, foto eletro-
Fenton, sono eletroquimico, sono eletro-Fenton) (ARAUJO et al. 2016; SERPONE et al.
2017).

2.5.1 Processo de peroxidacgéo foto-assistida

Nos sistemas de peroxidacdo foto-assistida os compostos sdo degradados pela acdo
conjunta da fotdlise direta e dos radicais hidroxilas, os quais sdo gerados pela quebra da
molécula de H,O, em presenca de radiacdo, que pode ser solar ou UV. Sendo assim, ocorre a
cisdo homolitica da molécula gerando dois radicais hidroxilas (Equacéo 4) (FIOREZE et al.
2014).

H,0, + hv(254 nm) - 2 HO® 4)

Em adicdo, em comprimentos de onda menores que 242 nm, o radical hidroxila
possivelmente pode ser produzido pela fotélise da dgua, conforme demonstrado na Equacdo 5
(DENG; ZHAO 2015). Ja no comprimento de onda de 365 nm, a molécula de HO; encontra-
se em um equilibrio &cido-base com o H,0,, que por sua vez, libera radicais hidroxilas
(Equacdes 6 e 7) (HE et al. 2017; SHANKARAIAH et al. 2017).

H,0 + hv - HO®* + H® (5)

H,0, = HO; + H* (6)

HO; + hv - HO® + 0°~ (7
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O peroxido de hidrogénio ¢ um dos agentes oxidantes responsaveis pela geracdo de
radicais hidroxilas, mas também, quando presente em excesso, pode agir como capturador
destes, diminuindo a eficiéncia do sistema, como pode ser observado na Equacdo 8. E
importante frisar que a formacgdo do radical peridroxil apresenta um menor potencial de
reducdo (1,42 V).

Além do efeito de inibicdo da eficiéncia do tratamento, o uso do H,O, em excesso
pode causar um impacto na ecologia microbiana do meio receptor, assim como interferir no
desempenho de um tratamento bioldgico subsequente conforme observado por Wang et al.
(2017). Os autores avaliaram o efeito do residual de peréxido de hidrogénio em efluentes
oriundos de processos oxidativos avangados como pré-tratamento de processo bioldgico. Os
resultados mostraram que a remogéo do carbono dissolvido foi favorecida pelo aumento da
dosagem de H,O, enquanto a atividade microbiana foi reduzida. A presenca de H,0, teve
nitida influéncia na diversidade e composi¢do das comunidades bacterianas, a qual foi mais
diversa em menores concentracdes de peréxido de hidrogénio. Por estes motivos a
concentracdo maxima admissivel de H,O, nos processos oxidativos avancados deve ser
avaliada.

Estudos para degradacdo de compostos organicos, que incluem os farmacos, por
UV/H,0, vém sendo realizados. Rozas et al. (2016) avaliaram a eficiéncia do processo e a
toxicidade apds o tratamento de &guas contendo atrazina (herbicida), carbamazepina
(antiepilético), diclofenaco (anti-inflamatorio) e triclosan (antimicrobiano). Estes autores
confirmaram a existéncia destes contaminantes em aguas relacionadas a bacia do rio Biobio,
no Chile, e afirmaram que os tratamentos convencionais nao foram eficientes para a remocao
destes contaminantes.

Segundo 0s mesmos autores, 0s experimentos empregando radiagdo UV-C e H,0,
foram realizados utilizando um aparelho de feixe semiparalelo equipado com quatro lampadas
de vapor de mercurio de baixa pressao (15 W, Philips). As concentracfes iniciais de triclosan,
atrazina, carbamazepina e diclofenaco foram de 1,7; 2,6; 2,8 e 3,1 mg-L™, respectivamente;
sendo empregada uma concentragdo de H,O, de 10 mg-L™. Utilizando o sistema UV-C/H,0s,
para dosagens de radiagdo UV até 100 mJ-cm?, a ordem de degradacdo foi

diclofenaco>triclosan>atrazina>carbamazepina, chegando a 80% de degradacdo, para o
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diclofenaco. O teste de toxicidade mostrou que durante o tratamento foram formados
intermediérios com toxidade mais elevada e que com a utilizacdo de mais radiagdo e em maior
tempo a toxicidade pode ser diminuida.

Shankaraiah et al. (2017) estudaram a degradacdo do antibidtico gemifloxacin
utilizando diferentes POA, com radiacdo UV-C de 250 W por ldmpada de mercurio de baixa
pressdo. A concentracéo inicial do contaminante foi de 200 mg-L™. Os autores obtiveram uma
degradacéo de 85% do farmaco ao utilizar a acdo UV-C/H,0, empregando uma concentracdo
de 200 mg-L™ de H,0,, apés um periodo de tratamento de 180 min. Neste estudo, foi possivel
observar que a elevagdo da concentragio inicial de peréxido de hidrogénio de 50 a 200 mg-L™
levou ao aumento da degradacdo do composto, a partir deste ponto o H,O, passou a atuar
como interceptor de radicais livres,

No estudo realizado por Mondal, Saha e Sinha (2018) degradou-se o ciprofloxacina
(10 mg-L™?) pela acdo de lampada UV-C (6 W). No processo UV/H,0, a dosagem do agente
oxidante variou de 34 a 3400 mg-L™* em solugdo de pH 7. A maior concentracio de peréxido
de hidrogénio foi capaz de degradar o composto ap6s 40 min e converter 35% de carbono
organico total (COT).

Estudos de degradacao das drogas etoposideo, paclitaxel, ciclofosfamida e ifosfamida,
em efluente apos tratamento secundario, foram realizados por Janssens et al. (2019). Os testes
ocorreram em reator com lampada de mercurio de pressdo média (600 W), com concentracdo
inicial de 0,5 mg-L™ de cada farmaco. Para o processo UV/H,0, foi selecionada a dosagem de
50 mg-L™* de peroxido de hidrogénio. Apés 10 min de irradiacdo os quimioterapicos
etoposideo e paclitaxel ndo foram detectados, pois tiveram mais de 98% de degradacgdo. Os
outros dois compostos, ciclofosfamida e ifosfamida, ndo sofreram nenhuma degradacéo,
mesmo ap0os 180 min de reacao.

Diaz-Rodrigues et al. (2020) estudaram a degradagdo do diclofenaco (=10 mg-L™) por
peroxidacéo foto-assistida, sob radiacio UV-C e solar. Nos estudos 50 mg-L™ de H,0, foram
adicionados de forma fracionada. Apos 1 hora, os autores observaram 98,8% de degradacgéo
do farmaco sob radiagdo UV-C. Enquanto sob radiacao solar o farmaco teve uma degradacao
de 68,7%.

Outros processos que vém sendo utilizados no tratamento de farmacos séo o Fenton e
foto-Fenton, sendo o dltimo mais eficiente, pela presenca da radiacdo. Alguns efluentes
possuem ferro em sua composicdo, o que facilita a escolha dos processos Fenton para
tratamento destes efluentes (ZHOU et al. 2015).
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2.5.2 Processos Fenton e foto-Fenton

O processo Fenton foi descoberto por Fenton em 1894, com a oxidagdo do &cido
tartarico na presenca de ferro (FENTON, 1894). O processo Fenton convencional envolve a
combinacdo de ion peroxido e um catalisador na forma de sal ou Oxido de metal.
Normalmente, os reagentes utilizados sdo o peroxido de hidrogénio e o ferro, que em solucgéo
aquosa geram principalmente os radicais hidroxilas e em menor propor¢do os radicais
peridroxil. A rapida degradacdo do contaminante na fase inicial é atribuida a grande
quantidade de HO* produzida pelos fons Fe** (Equacdo 9) (MIRZAEI et al. 2017).

Fe?* + H,0, - Fe3* + HO" + OH~ ©)

Em um segundo momento, a degradacdo do contaminante torna-se mais lenta, devido
a transformacdo dos fons Fe?* em fons Fe**. A taxa da reacdo que reduz o Fe** a Fe*
(Equacéo 10) possui uma ordem bem inferior, consequentemente ha a formacéao de lodo, pois
o Fe** possui menor solubilidade. Neste sistema ocorre também a reagdo que consome o

radical hidroxila, ja ilustrada pela Equacéo 8.

Fe®* + H,0, » Fe** + HO; + H* (10)

No processo foto-Fenton é adicionado ao processo Fenton a irradiacdo solar ou algum
tipo de radiacdo artificial, isto tem um impacto significativo na cinética de degradacéo,
através da reducdo fotoquimica do Fe®*" a Fe?*. As Equacdes 11 e 12 fazem referéncia a estas
reacOes (MIRZAEI et al. 2017).

Fe3* + H,0 + hv - Fe?** + HO* + H* (11)

Fe3* + H,0, + hv — Fe?t + HO; + H* (12)

Os efluentes tratados pelos processos que envolvem a reacdo de Fenton sdo
submetidos a pH acido para favorecer o processo e prevenir a precipitagdo dos ions ferrosos.
Como descrito por Salgado et al. (2013a), em solu¢gdes com pH maiores que 4 ha um
acréscimo consideravel das espécies de ferro insollveis, o que causa a diminuicdo da
reatividade.

Considerar o tratamento dos efluentes em pH mais proximo a neutralidade tem a
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vantagem de ndo precisar fazer o ajuste antes de descartar o efluente no corpo receptor, que
deve estar com pH entre 5 e 9, conforme os limites impostos pela legislagéo brasileira. Della-
Flora et al. (2020) obtiveram o resultado de 53,4% de degradacdo do farmaco flutamida (5
mg-L™?) apés 114 min de tratamento pelo processo foto-Fenton solar ([Fe] = 5 mg-L™ e
[H,0,] = 50 mg-L™) onde mantiveram o pH igual a 5, pois segundo estes autores os produtos
farmacéuticos, em geral, estdo presentes nas &guas residuais e no ambiente aquatico em
condicdes de pH préximas da neutralidade.

A legislacdo brasileira também impde que a concentracdo de ferro dissolvido no
efluente seja no maximo 15 mg-L™, que é a concentragéo limite para despejo de acordo com a
Resolugdo CONAMA n° 430 de 2011 (BRASIL 2011), se ultrapassar este limite deve haver a
precipitacdo dos ions de ferro mediante a mudanca do pH para alcalino e o lodo gerado deve
receber tratamento adequado (SERPONE et al. 2017; SILLANPAA et al. 2018).

Karale, Manu e Shrihari (2014) estudaram a degradacdo do composto 3-aminopiridina
utilizado em farmacos pelos processos Fenton e foto-Fenton. Os experimentos foram feitos
utilizando ions de ferro oriundos de FeSO,.7H,0 e ions ferrosos extraidos do solo de laterita,
sob luz UV (253,7 nm). O tempo de reacdo para o processo Fenton, empregando ions ferrosos
sintéticos, foi de 5 h, enquanto para o foto-Fenton foi de 1,5 h. Este Gltimo alcangou 100% de
degradagéo (Co =10 mg-L™) tanto utilizando fons ferrosos ([Fe]=1 mg-L™ e [H,02]=20 mg-L’
1) como oriundos de solo laterita ([Fe] = 1 mg-L™"e [H20,] = 30 mg-L™), em pH 3.

Changotra, Rajput e Dhir (2017) também utilizaram um solo rico em ferro, como fonte
deste metal. Em 180 min, obtiveram 98 e 95% de degradacdo de ornidazole (0,033 g-L™* de
solo, H,0, 34 mg-L™ e pH 3) e ofloxacin (0,020 g.L™ de solo, 68 mg-L™ de H,0, e pH 3),
respectivamente. Eles realizaram os experimentos com 20 mg-L™* dos compostos em radiac&o
solar.

No estudo feito por Mondal, Saha e Sinha (2018) degradou-se o antibiotico
ciprofloxacina (10 mg-L™) pelos processos Fenton e foto-Fenton (UV-C 6 W). O composto
foi degradado apds 30 min utilizando, como catalisador, nanoparticulas de ferro (279,23
mg-L™) e H,0, (3400 mg-L™), para ambos os processos. Foi verificado um decréscimo na
porcentagem residual de H,O, (de 30 para 16%) e um aumento da mineralizagdo (de 57 para
60%) para o processo foto-Fenton em relagcdo ao processo Fenton.

Della-Flora et al. (2020) estudaram a degradacéo da flutamida (5 mg-L™ e 0,5 mg-L™)
pelo processo solar-foto-Fenton. Os autores consideraram que a intensidade de 30 W.m™
corresponde a fracdo de radiacdo UV presente na radiacdo solar. O pH inicial da solugéo foi

ajustado para 5 e as concentracdes de Fe?* e H,O, utilizadas foram de 5 mg-L™ e 50 mg-L™,



37

respectivamente. Os valores obtidos para a degradagdo da molécula de flutamida foram de
53,4% (114 min) e 73,4% (123 min) para as concentracdes iniciais de 5 mg-L™ e 0,5 mg-L™,
respectivamente.

O sistema foto-Fenton € um exemplo de fotocatalise homogénea, quando existe apenas
uma fase no sistema reacional. Como visto, pode-se utilizar como fonte de ferro particulas
solidas, portanto este processo também pode ser heterogéneo, recebendo denominacdes de
Fenton e foto-Fenton heterogéneos. No que tange aos processos fotocataliticos heterogéneos,
sdo assim denominados, aqueles no qual ha o emprego de semicondutores como catalisadores,

conforme apresentado a seguir.
2.5.3 Fotocatalise heterogénea

Conforme descrito, a degradacdo de um dado poluente na fotocatalise heterogénea
acontece por meio da atividade catalitica de um semicondutor empregado no processo. Uma
das vantagens da catélise heterogénea € a possibilidade de retso do fotocatalisador e a de
operacdo em ampla faixa de pH. Entre os fotocatalisadores mais utilizados esta o dioxido de
titanio (TiO;) que possui alta estabilidade, ndo é nocivo ao meio ambiente e possui relativo
baixo custo. Além de ser imobilizado em suportes sem grande perda de eficiéncia (ALI et al.
2017; BYRNE; SUBRAMANIAN; PILLAI, 2018).

A fotocatélise se processa de acordo com 0 mecanismo proposto pelas Equacdes de 13
a 26 (DEZOTTI et al. 2008; SINGH; MAHALINGAM; SINGH, 2013; RIBEIRO et al. 2015;
PAUMO et al. 2021). Este mecanismo propde que quando o semicondutor é irradiado com
fotons (hv) cuja energia € maior ou igual que a diferenca de energia entre as bandas de

conduco e valéncia (band gap — Eg), sdo gerados elétrons (e") e lacunas (h*) (Equacéo 13).

TiO, +hv— e™ + h" (13)

A partir deste fendmeno os radicais hidroxilas podem ser formados mediante a reacéo
das lacunas com a agua adsorvida (Equagéo 14) ou com grupos HO ~ (Equacdo 15) formando
radicais hidroxila. Outra forma se da& mediante a reducdo, pelos elétrons, do oxigénio

dissolvido formando os radicais superoxidos (Equacao 16).
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TiO,(h*) + H,0 - Ti0, + HO* + H* (14)
TiO,(h") + HO™ - Ti0, + HO" (15)
TiOz(e_) + 02 e 05_ (16)

Os radicais superdxidos sofrem sucessivas reagGes formando, por fim, peroxido de

hidrogénio (Equacbes de 17 a 20).

05"+ HY > HO;

(17)
HO; + HO; » H,0, + 0, (18)
05~ 4+ HO5 - HO; + 0, (19)
HO; + H* -» H,0, (20)

O peroxido de hidrogénio sofre quebra produzindo radicais hidroxilas (Equagdes 21 e
22) que reagem com o composto orgénico adsorvido (Comp.Org.,q) oxidando-o (Equacdo 23).

As lacunas também podem reagir diretamente com o composto organico (Equacédo 24).

H202 + TiOz(e_) - HO*+ HO™ + TlOZ (21)

H202+ 05_—>H0.+ HO™ + 02 (22)

HO* + Comp.0rg..q = TiO, + Comp.Org..} 23)
— produtos da degradagéo

TiOy(ht) + COuq — TiO, + Comp.Org..H (24)

— produtos da degradacéo

Porém, durante a fotocatalise heterogénea ocorre também a recombinacéo das lacunas
e elétrons, o que reduz a eficiéncia do processo. Isto ocorre porque o fotoelétron excitado da
banda de conducdo volta & banda de valéncia sem ter tido reacdo com a espécie adsorvida,
dissipando energia em forma de luz ou calor (SINGH; MAHALINGAM; SINGH, 2013).

Nadim et al. (2015) utilizaram nanoparticulas de TiO, para a fotodegradacdo de

meloxicam. Os pesquisadores obtiveram 40% de degradacdo em amostras contendo 0,15
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mg-mL™" com radiacdo UV (1012 pW-cm™) por 480 min em presenca de 0,4 mg-mL™ TiO,
em pH 9,0. He et al. (2016) degradaram quatro farmacos por fotocatalise em solucao aquosa e
efluentes. Os resultados alcancaram 99,8 e 100% de degradacéo para o propranolol, 100% do
diclofenaco para as duas matrizes, 94 e 76% para o carbamazepina e 96 e 74% para 0
ibuprofeno ap6s 5760 min de tratamento, para a solugdo aquosa e o efluente, respectivamente.
Para os experimentos foi utilizada uma lampada de xen6nio com intensidade de radiacéo de
2,3.10° W-cm™, simulando radiacéo solar. A concentracdo inicial para os farmacos foi de 5
mg-L™ para cada, volume de 500 mL, os quais foram tratados com 25 g de TiO, imobilizado
em areia.

Brienza et al. (2016) estudaram os processos foto-Fenton e fotocatalise heterogénea
com TiO, empregando radiacdo solar. Para os anti-inflamatdrios ndo esteroides presentes no
efluente ap6s tratamento biolégico, a degradacdo utilizando o TiO, (0,7 g-L™) foi de 20%
enquanto para o processo foto-Fenton (0,1 mmol-L™ de sulfato ferroso, 0,2 mmol-L™ de
monopersulfato e pH 2,6 ajustado por acido sulfirico) obteve-se mais de 60% de degradacéo,
ap6s 270 min de tratamento. A radiacdo média solar UV foi de 7.10° W-cm™.

Jallouli et al. (2018) degradaram ibuprofeno utilizando TiO, (1,0 mg-L™) em reator,
em escala de laboratdrio, composto por quatro lampadas UV-LED (10 W cada). Para uma
concentracéo inicial de 60 mg-L™ em agua ultrapura (pH 5,3) a degradagdo ap6s 30 min ficou
proxima a 100%. Para uma concentragdo inicial de 6 mg-L™ o tempo para alcancar esta
degradacdo foi reduzido para 10 min. J4, a degradacdo do mesmo farmaco (6 mg-L™) inserido
em um efluente apds o tratamento secundario foi mais dificil, possivelmente pela
complexidade da matriz, como ressaltaram os pesquisadores, degradou-se 18% apds 30 min
de tratamento.

Janssens et al. (2019), além de estudarem a degradacdo das drogas etoposideo,
paclitaxel, ciclofosfamida e ifosfamida por fotélise (UV) e UV/H,0,, em efluente secundario,
como ja citado, também avaliaram o processo UV/TiO,. Os testes ocorreram em reator com
lampada de mercurio de pressdo média (600 W), com concentracéo inicial de 0,5 mg-L™ de
cada farmaco e 100 mg-L™* de TiO,(P25). Apés 10 min de irradiacdo os quimioterapicos
etoposideo e paclitaxel ndo foram detectados, pois tiveram mais de 98% de degradacdo para
todos os processos estudados. Contudo, os outros dois compostos, ciclofosfamida e
ifosfamida, tiveram menos de 10% de degradacédo para o UV/TiO,, mesmo apds 180 min de
reacao.

Como j& reportado, Diaz-Rodrigues et al. (2020) estudaram a degradacdo do

diclofenaco (=10 mg-L™) por peroxidacéo foto-assistida. Eles também estudaram o processo
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de fotocatélise heterogénea para degradacéo deste farmaco. Para 20 mg-L™ de TiO, suspenso
em solucéo, os resultados obtidos foram iguais a 96,66% de degradacao sob radiacédo UV-C e
79,33% sob radiacdo solar, apés 60 min de exposicdo ao tratamento. Comparando 0s
processos, pode-se afirmar que sob radiacdo solar o processo de fotocatalise heterogénea foi
superior ao tratamento de peroxidagdo foto-assistida. J& sob radiacdo UV-C néo foi verificada
diferenga significativa entre 0s processos.

Por causa dos desafios na degradacdo de compostos organicos resistentes e da
necessidade de diminuicdo do tempo de tratamento, varios tipos de elementos estdo sendo
incorporados aos fotocatalisadores para melhorar seu desempenho (KHAKI et al. 2017;
MALENGREAUX et al. 2017; ELHALIL et al. 2018).

2.5.4 Insercao de elementos no fotocatalisador TiO,

Para compreender melhor o processo de incorporacdo de metais, deve-se saber que o
semicondutor TiO, tem uma larga band gap (Eg = 3,0-3,2 eV), 0 que requer uma alta energia
para excitacdo do elétron, isto s6 é conseguido pela utilizacdo de luz com comprimento de
onda inferior a 400 nm. Este fato implica no seu baixo desempenho sob a luz visivel, que
constitui a maior incidéncia do espectro solar (ALl et al. 2017; KHAKI et al. 2017).

Visando a aplicacdo da luz solar nos processos de fotocatélise heterogénea, e ainda a
inibicdo da recombinacdo das lacunas e elétrons que reduz a eficiéncia do processo, faz-se
necessaria a inser¢do de elementos no TiO,. Geralmente s&o incluidos metais e ndo metais,
com a finalidade de aumentar a eficiéncia da reacdo fotocatalitica (BYRNE et al. 2018). Esta
incorporacdo € realizada fundamentalmente de duas formas: (i) substituicdo (ou dopagem),
que é geralmente realizada durante a preparacdo do TiO; utilizando um método de sintese
combustdo e (ii) impregnacdo, geralmente ocorre pela inser¢do do TiO, em uma solugdo com
o sal de um metal seguido de evaporacdo (TAYADE et al. 2006; SAHA et al. 2012).

No processo de dopagem, o elemento dopante forma um orbital entre a banda de
valéncia (BV) e a banda de conducdo (BC) fazendo com que a distancia entre elas seja
reduzida e a energia requerida para o eléetron mudar de posicdo seja menor, como
demonstrado na Figura 4 (BYRNE et al. 2018). Nele, os elementos dopantes sdo inseridos na
estrutura de rede do TiO; e servem como armadilhas de elétrons alterando a velocidade de
recombinacdo dos pares elétrons/lacunas, devendo atuar no aumento da taxa de degradacéo
(ALl et al. 2017, KHAKI et al. 2017).
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Figura 4 - Esquema do mecanismo de acao do dopante no processo de fotocatélise heterogénea.
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Fonte: Etacheri et al. (2015) (modificada).

Dentre os metais utilizados para dopagem do TiO, estdo o ferro e o cobre, que
geralmente s&o empregados nas formas de fons Fe®*" e Cu®** com raios iénicos de 0,64 A e 0,69
A, respectivamente. Porém, o ferro também pode apresentar-se como fon Fe**, com raio
idnico de 0,76 A; sendo todos estes valores superiores ao raio do Ti*" que é de 0,68 A
(TAYADE et al. 2006).

O tamanho do raio do ion de ferro de maior carga esta mais proximo ao valor do raio
do semicondutor, sendo este 0 motivo da escolha deste ion para dopagem do TiO,. No
entanto, foi possivel encontrar pesquisas que inserem o Fe®* para aumentar a atividade
fotocatalitica do TiO, pela técnica de impressao de ions (HUO et al. 2011) e pela preparacao
de um complexo de ferro utilizando ligantes orgéanicos (WANG et al. 2019).

Khairy e Zakaria (2014) estudaram o efeito da dopagem do didxido de titanio com
cobre e zinco (2% molar), pelo método sol-gel, na degradacdo do corante laranja de metila.
Tanto para radiacdo UV como para luz solar, a porcentagem de degradacdo dependeu do
elemento introduzido, sendo observada uma maior degradagéo para o fotocatalisador dopado
com Cu?*, sequido do dopado com Zn?** e por Gltimo o TiO, puro.

No processo de impregnacao, os elementos sdo incorporados na superficie do TiO,.
Quando estes elementos sdo ions metalicos, fornecem uma superficie catibnica aos
compositos M™*-TiO, que podem levar a uma melhor adsorgdo/interagdo com contaminantes
anibnicos quando comparado ao TiO, puro. Esses ions também previnem a recombinagéo
eletrbnica dos pares elétrons/lacunas, o que aprimora a atividade fotocatalitica (SAHA et al.
2012; PAL et al. 2016)

Em relagdo ao processo de impregnacdo, o Fe** também é utilizado na maioria dos
estudos encontrados na literatura (TAYADE et al. 2006; ZAID; KAIT; MUTALIB 2016;
ABDELHALEEM et al. 2019; OCHOA RODRIGUEZ et al. 2019). Tayade et al. (2006)

reduziram o band gap do TiO, com a insercéo de fons metalicos (Ag*, Co*", Cu®*, Fe*" e Ni%",
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0,5% porcentagem de peso) pelo método de impregnacdo Umida. Os resultados mostraram
que a atividade fotocatalitica sob radiacdo UV (lampada de vapor de mercurio de alta pressao
125 W) para degradacdo dos compostos acetofenona e nitrobenzeno aumentou com a
utilizacdo dos fotocatalisadores impregnados. Em particular, no caso do Fe-TiO, em relacédo
ao TiO,, foi observado um aumento de eficiéncia de degradacdo de acetofenona e do
nitrobenzeno de 89% para 97% e de 57% para 83%, respectivamente, apos 240 min.

Zaid, Kait e Mutalib (2016) modificaram o TiO, com cobre (Cu®) e ferro (Fe**)
usando o método de impregnacdo Umida seguido pelo processo de calcinacdo, com a
finalidade de estender a regido de atividade do fotocatalisador ao visivel. Os fotocatalisadores
foram avaliados em relacdo a foto-oxidacdo do dibenzotiofeno, espécies de enxofre do 6leo
modelo, na presenca do H,O; sob luz visivel. A maior conversao obtida foi de 82,36% para o
TiO, impregnado com 10:1 de Cu®**:Fe**.

Ali et al. (2017) estudaram a performance fotocatalitica de nanoparticulas de Fe-TiO,
na presenca de luz visivel. O catalisador foi preparado utilizando como precursor do ion o
nitrato férrico. O melhor desempenho foi encontrado para a impregnacéo de 3% de Fe**, apds
90 min de exposicao a radiacdo a degradacdo do corante azul de metileno foi superior a 75%.
Na presenca do TiO, puro foi observada uma degradacao inferior a 40%, o que comprovou a
atividade do Fe** no processo de fotocatalise.

Abdelhaleem et al. (2019) estudaram o efeito dos fons Fe** impregnados no
fotocatalisador N-TiO, na degradacdo do herbicida difenamida. O catalisador FeN-TiO,
comparado com o N-TiO; resultou em um aumento de 15% na eficiéncia de degradacao da
difenamida através da ativacdo de sulfito sob fonte de luz visivel geradas por lampadas LED.
Os resultados revelaram que tanto a dopagem com nitrogénio na rede de TiO, como a
impregnacdo dos ions de ferro no catalisador tiveram sinergia com a ativagdo de sulfito.

Ochoa Rodriguez et al. (2019) sintetizaram particulas de TiO, mesoporosas (MT)
impregnadas com diferentes quantidades de fons Fe** para avaliar a atividade catalitica na
degradacédo do corante azo laranja acido 7 em solucdo aquosa sob radiacdo UV/Vis e visivel.
Para o fotocatalisador Fe-TiO, com 0,1% de ferro, foi alcan¢ada degradacéo de 99%, mesmo
percentual obtido para o TiO,, quando submetido a radiacdo UV/Vis. Ja sob radiacdo visivel o
percentual saiu de 26% para o TiO; para 54% com Fe-TiO,.

Na literatura, tambem € possivel encontrar pesquisas sobre a inser¢cdo de metais no
TiO, para tratamento de farmacos. Huo et al. (2011) melhoraram a fotodegradacdo do
antibiotico ciprofloxacino em solucdo, sob luz visivel (fazendo uso de duas lampadas de

tungsténio de 150 W, A>420 nm), com a insercdo de ions de ferro pela técnica de impressao
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de ions, utilizando um mondmero funcional. Os autores sintetizaram esferas de cinzas,
cobriram-nas com TiO, e inseriram o fon metélico (Fe** e/ou Fe**). O fotocatalisador com
impressdo de fons Fe®" teve maior atividade fotocatalitica, com uma taxa de degradacéo do
ciprofloxacino de 80% em 60 min.

Bansal e Verma (2018) depositaram ions de prata no TiO,(P25) através no método de
impregnacdo Umida. Os autores examinaram a degradacdo e mineralizagdo do farmaco
pentoxifilina (50 mg-L™) sob radiacdo solar em reator de leito fixo empacotado com Ag-
TiO,(P25) (1,5 % porcentagem de peso), imobilizado em esferas de argila. Os experimentos
foram realizados em pH 4, natural da solugéo, e 10 mmol-L™ do oxidante K,S,0s. Observou-
se 90% de degradacdo do pentoxifilina apds 30 min de reacdo, contra 45 min do TiO,(P25).
Cinzas e areia de fundicdo foram usadas para sintetizar o compésito Fe-Ag-TiO, que obteve
88% de degradacdo do farmaco ap6s 15 min.

Wang et al. (2019) sintetizaram um complexo de ferro/TiO; e avaliaram a degradacéo
do farmaco norfloxacino (=100 mg-L™) em &gua, sob luz visivel (Iampada de xendnio de 300
W, A de 420 a 700 nm). O complexo de ferro foi obtido pela mistura de FeSO4.7H,0 e do
ligante organico acido 2,2'-bipiridina-4,4'-difosférico. Depois, o complexo foi impregnado
nas nanoparticulas de TiO,. Ap6s 180 min, 100% do farmaco foi degradado pelo
fotocatalisador sintetizado, enquanto utilizando-se apenas do TiO; a degradagéo alcangada foi
de aproximadamente 50%, para 0 mesmo tempo de reacéo.

Kaur et al. (2021) inseriram prata no TiO, pelo método de impregnacdo Umida e
revestiram por imersdo granulos compostos por argila e areia de fundicdo/cinzas (fontes de
ferro). Estes granulos compostos foram utilizados na degradacgéo de ciprofloxacina (25 mg-L"
1) sob radiago solar (940 W-m). O pH da solucéo foi ajustado em 3,5 e foi adicionado 300
mg-L* de H,0, e 1,75 L-min® de oxigénio. Nestas condicdes, foi obtido 94,4% de
degradacédo do farmaco em 60 min de reacéo.

Evgenidou et al. (2021) sintetizaram o fotocatalisador Cu-TiO; (0,8 % de Cu, em
peso) pelo método de filtragem de deposicdo de equilibrio. A atividade fotocatalitica foi
investigada em relagdo a mistura dos antibidticos isoniazida, metronidazol, sulfadiazina,
sulfametoxazol, trimetoprima, norfloxacina, moxifloxacina e lincomicina. A degradagéo
completa foi alcangada em 30 min, empregando um simulador solar (lampada de xendnio, 500
W-m, 300-800 nm), com concentracéo inicial de cada farmaco de 1 mg-L™ e 100 mg-L™* de
fotocatalisador. Para o estudo com matrix de efluente, ap6s 240 min de reagdo metade dos
farmacos foram totalmente degradados.

Apesar dos bons resultados apresentados pelos testes fotocataliticos, seu emprego na
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forma de suspensdo apresenta alguns pontos negativos, citados na secdo subsequente, que
precisam ser considerados (SANTOS et al. 2019). Deste modo, tem sido observado na
literatura 0 emprego de fotocatalisadores na forma suportada, de modo a sanar alguns desses

problemas.
2.5.5 Fotocatalisador suportado

Como mencionado anteriormente, o fotocatalisador pode ser utilizado no processo de
tratamento de efluentes na forma de pd, em que fica suspenso na solucdo a ser tratada, ou
pode estar impregnado em um suporte submerso na solucdo. O uso destas formas pode
implicar em diferentes taxas de degradacéo, pela influéncia da transferéncia de massa. Ou
seja, na forma em suspensdo a superficie disponivel para reacdo € maior, 0 que geralmente
acarreta uma maior taxa de degradacdo (OBLAK et al. 2018).

Por outro lado, se for utilizado um substrato adequado como suporte, esta diferenca de
disponibilidade superficial é atenuada, fazendo com que a utilizagdo do fotocatalisador
suportado seja vantajosa (ERJAVEC et al. 2016). Isto ocorre tendo em vista que ao término
do tratamento, a separacdo do fotocatalisador do efluente é facilitada; ndo requerendo uma
etapa adicional, para separacdo do po em suspensdo (CRISAN et al. 2018; ESHAGHI,
MORADI, 2018).

Além de minimizar a perda de fotocatalisador durante o processo de tratamento, outro
problema que é resolvido € a turvacdo gerada no efluente decorrente das particulas em
suspensdo, o que dificulta a penetracdo da radiacdo e causa reducao na eficiéncia do processo.
Tudo isso implica em melhorias no sistema de tratamento por fotocatalise heterogénea
(MATILAINEN; SILLANPAA, 2010).

Porém, para que estas vantagens sejam alcancadas é importante que o suporte seja
adequado para a impregnacdo, devendo ter afinidade com o fotocatalisador e ser estavel aos
radicais oxidantes formados durante a reacdo. O método de impregnacdo ndo deve
comprometer a atividade catalitica do semicondutor. Portanto, o desempenho do TiO,
suportado ira depender do método de impregnacdo, do tipo de substrato e de sua forma
(ERJAVEC et al. 2016; OBLAK et al. 2018; XING et al. 2018).

Entre os métodos utilizados de imobilizacéo estdo o sol-gel (HE et al. 2016), a pirdlise
por pulverizacdo (CRISAN et al. 2018) e o revestimento por imersdo (BARROS et al. 2014;
ERJAVEC et al. 2016). Este ultimo possui vantagens, por requerer menor consumo de
energia, por nao envolver altas temperaturas e utilizar poucos produtos quimicos, além de

gerar menos residuos. Entre os materiais utilizados como suporte encontram-se carvao ativado
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(ESHAGHI; MORADI 2018), vidro (CRISAN et al. 2018; OBLAK et al. 2018; XING et al.
2018), areia (HE et al. 2016), aco inoxidavel (OBLAK et al. 2018) e polimeros (BARROS et
al. 2014; SANTOS et al. 2019).

Alguns materiais poliméricos possuem vantagens por serem reciclaveis, encontrados
em grandes variedades de residuos, e serem flexiveis, oferecendo a possibilidade de utilizagdo
de vérias formas geométricas dentro do processo de tratamento de &4gua e efluentes (BARROS
et al. 2014). Estes materiais podem ser obtidos a partir de embalagens plasticas pds-consumo.
Segundo o artigo de Geyer, Jambeck e Law (2017) a producéo global de plasticos primarios
para uso em embalagens foi de 146 Mton, em 2015, sendo a geracdo de residuos primarios a
partir deste setor de 141 Mton. Em relacéo ao polimero do tipo poliestireno foi produzido 25
Mton e 17 Mton de residuos foram gerados. Ainda segundo este estudo 60% de todo o
plastico ja produzido foram descartados e estdo se acumulando em aterros ou no ambiente
natural.

No Brasil, as embalagens de alimentos e bebidas representam aproximadamente 25%
do setor de embalagens plasticas. O poliestireno (PS) estd entre as principais resinas
consumidas com uma taxa de 6,5%, muito empregada em embalagens alimenticias.
Entretanto, o indice de reciclagem mecénica de embalagens foi de apenas 25,8% em 2016, o
equivalente a 550 milhares de toneladas (ABIPLAST, 2017). A analise destes dados expde a
grande quantidade de embalagens que sdo descartadas de forma inadequada, e que poderiam
ser reutilizadas em outros processos, dando um destino funcional a este residuo. Como a sua
utilizacdo para suporte de fotocatalisador nos processos fotocataliticos empregados no
tratamento de efluentes.

Os efluentes que devem ser tratados apresentam compostos toxicos ou com potencial
de causar danos aos organismos presentes no meio receptor. Ao final do tratamento por POA
a presenca de subprodutos deve ser analisada, visto que estes podem ser mais toxicos que 0s
compostos originais, assim como o H,0, residual que pode afetar negativamente um possivel
pos-tratamento bioldgico ou a biota do corpo receptor (MIRZAEI et al. 2017; WANG et al.
2017; DELLA-FLORA et al. 2020).

2.6 TOXICIDADE

Durante o processo de tratamento por POA as estruturas das moléculas séo quebradas,
0 que torna necessario 0 monitoramento do contaminante. Este pode ser realizado por
métodos analiticos baseados na espectrofotometria de ultravioleta/visivel (UV/Vis), carbono

organico total (COT), demanda quimica de oxigénio (DQO), demanda bioquimica de
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oxigénio (DBO) e cromatografia acoplada a espectrometria de massa, esta Ultima possibilita a
identificacdo dos novos compostos formados. Porém, para garantir que o efluente tratado ndo
causara danos ao meio ambiente é necessario a realizacdo de estudos toxicoldgicos
(DEZOTTI et al. 2008).

A andlise da toxicidade pode ser realizada através de metodologias que utilizam niveis
tréficos, como bactérias, microcrustaceos, moluscos e plantas (HE et al. 2016; ROZAS et al.
2016; NAPOLEAO et al. 2018; AUDINO et al. 2019; LIMA et al. 2019a; SANTOS et al.
2019, NIPPES et al. 2021). He et al. (2016) avaliaram a toxicidade de farmacos (propranolol,
diclofenaco, carbamazepina, ibuprofeno) presentes em efluentes antes e apds 0s processos de
fotolise e fotocatalise. Observaram que apés a irradiagdo, a toxicidade cronica dos farmacos
decresceu em relacdo as espécies de algas, Pseudokirchneriella subcapitata e Anabaena flos-
aquae, apresentando uma inibi¢do negativa, ou seja, um acréscimo no desenvolvimento da
alga. A fotocatalise promoveu a formacao de produtos menos toxicos quando comparada com
a fotdlise. Para as bactérias luminescentes, os intermediarios apresentaram toxicidade similar
aos compostos originais.

Rozas et al. (2016) trataram solucdes de farmacos por UV/H,0; e realizaram testes de
toxicidade frente a Daphnia magna, obtendo um aumento de toxicidade para as amostras apds
o0 tratamento da mistura de atrazina, diclofenaco e carbamazepina utilizando uma poténcia de
radiacdo de 300 mJ-cm, sequido pela diminuic&o da toxicidade apés doses de UV mais altas.

Napoledo et al. (2018) analisaram a toxicidade de efluentes contendo &cido
acetilsalicilico, diclofenaco, dipirona e paracetamol frente a sementes e grdo (Impatiens
balsamina, Celosia cristata e Americano Hard). Os autores verificaram que embora 0s
compostos formados apds o tratamento foto-Fenton ndo interferissem na germinacéo,
causaram alguma perturbacdo no desenvolvimento das espécies analisadas.

Audino et al. (2019) investigaram se a aplicacdo de POA na degradacdo de
paracetamol era uma aplicacdo segura para tratamento de efluentes com este contaminante.
Foram realizados testes com as bactérias Escherichia coli e Staphylococcus aureus, porém
elas foram capazes de metabolizar o farmaco para seu crescimento. Por isso, foram utilizadas
culturas de células eucaridticas para avaliagdo da toxicidade do paracetamol e seus
subprodutos. Para os processos Fenton e foto-Fenton, com baixas concentracGes de reagentes,
0s autores constataram uma mortalidade celular de 85% nos tempos de 75 e 120 min em
contraponto ao tempo inicial, que ndo apresentou mortalidade. Enquanto para o processo foto-
Fenton, com maiores concentracGes de reagentes, a mortalidade ap6s 120 min foi de apenas
10%.
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Marchetti e Azevedo (2020) estudaram a toxicidade da solucdo tratada antes e apds
degradacédo da mistura de acido acetilsalicilico, paracetamol, diclofenaco sodio, cetoprofeno e
cafeina. Os compostos foram submetidos ao sistema foto-Fenton em pH proximo a
neutralidade. Os testes de toxicidade foram realizados com sementes de Lactuca sativa. Tanto
a solucéo inicial quanto a solugéo tratada por 20 min ndo apresentaram fitotoxicidade para a
semente estudada.

Estudos de toxicidade frente a moluscos também séo reportados na literatura. Lima et
al. (2019) observaram mudancas morfologicas nos hemaocitos de moluscos submetidos as
concentracdes de 0,125 a 0,5 mg-L™ de herbicida oxifluorfen. As modificacdes que foram
observadas incluiram microndcleos, células binucleadas e apoptose. Siqueira et al. (2020)
apos uma analise de hemacitos expostos de forma aguda a lodo industrial (com concentracao
de até 500 mg-L™), encontraram grupos com diferencas significativas na frequéncia de
micronucleos, binucleacdo e apoptose em comparagdo com 0s grupos controles.

Além da verificagdo da toxicidade das amostras apds o tratamento, outros ensaios Sao
importantes para o conhecimento do processo de degradacdo. Seguido a parte préatica, é
necessario que se faca o tratamento dos dados da cinética reacional. A aplicacdo de um

modelo apropriado aos dados cinéticos é uma das etapas deste estudo.
2.7 MODELOS CINETICOS

Ao acompanhar a evolucdo da degradacdo com o tempo € possivel aplicar modelos
para avaliar o comportamento da reacdo. De uma forma geral, a fot6lise direta, a peroxidacéao
foto-assistida, processos foto-Fenton e a fotocatalise heterogénea sdo descritos por equacdes
de pseudo-primeira ordem (GIANNAKIS et al. 2017; SOMATHILAKE et al. 2018;
ZUNIGA-BENITEZ; PENUELA, 2018; JANSSENS et al. 2019; DELLA-FLORA et al.
2020). Nestas equacOes, a velocidade da reacdo € proporcional a primeira poténcia da
concentracdo de um reagente. Observa-se ainda que nestes tratamentos, a variacdo da
concentracdo do contaminante [C] é inicialmente rapida, tendo um decaimento exponencial,
que varia mais lentamente a medida que o reagente vai sendo consumido (ATKINS, 2012).

As reacOes dependem, geralmente, de mais de um reagente. Como no caso dos

processos Fenton (Equacéo 25).

r =k [HO"][C] (25)
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Em que, k é a constante de velocidade e [HO"] é a concentracdo dos radicais hidroxilas
no processo, o ferro é o catalisador. Porém, quando [HO"®] estd em excesso, é considerado
constante, e neste caso a Equacdo 25 pode transformar-se em uma equagdo de pseudo-
primeira ordem (Equacdo 26). Deste modo, € muito mais facil analisar os dados, porque a
velocidade da reacdo depende apenas de uma substancia (ATKINS, 2012).

T = kg, [C] (26)

A integracdo da Equacdo 26 resulta na Equacao 27.

Q: _kapt 27
Tk (27)

Sendo: kyp a constante de velocidade do processo, [C]: a concentragéo no tempo t, [Clo
a concentracao inicial e t o tempo transcorrido de reacéo.

Giannakis et al. (2017) ajustaram este modelo cinético aos dados cinéticos da
degradacéo do antidepressivo velafaxina pelo processo foto-Fenton. Somathilake et al. (2018)
constataram que as cinéticas de degradacdo do farmaco carbamazepina pelos processos UV-
C, UV-C/H,0; e UV-C/TiO, seguem o modelo de reacdo de primeira ordem, com coeficiente
de regressdo linear (R?) maiores que 0,99. Assim como, ZUfiiga-Benitez e Pefiuela (2018) que
aplicaram este tipo de modelo aos dados do processo foto-Fenton sob radiacdo solar na
degradacdo da substancia benzofenona. Lopez-Vinent et al. (2019) utilizaram o processo foto-
Fenton com radiagdo UV-A/LED na degradacdo do micropoluente cloridrato de
difenidramina, e aplicaram o modelo de pseudo-primeira ordem. Os autores constataram que
este modelo se ajustou aos dados experimentais com R? entre 0,93 e 0,96. Anti-inflamatérios
néo esteroides foram degradados pelo processo foto-Fenton usando radia¢do UV-LED em pH
proximo ao natural, no estudo de Marchetti e Azevedo (2020). Todas as drogas seguiram uma
degradacio de pseudo-primeira ordem com R? acima de 0,98.

Outro modelo, ndo-linear de pseudo-primeira ordem, que pode ser avaliado de acordo
com o ajuste aos dados experimentais cinéticos de POA é o proposto por Chan e Chu (2003)
(Equacéo 28).
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[C] t
AEETT %)

Em que, p(min) é a constante relacionada a cinética de reacéo e ¢ (admensional) € a
constante relacionada a capacidade de oxidacao.

Este modelo foi desenvolvido para descrever a cinética da reacdo em dois estagios,
sendo o primeiro formado por uma répida degradacao, seguida por uma fase lenta. O modelo
utiliza dois parametros simples: a taxa inicial de decaimento do contaminante e a capacidade
final de oxidacéo do processo Fenton. Em geral, concentraces mais altas de Fe®* ou H,0,
resultam em uma taxa de decaimento inicial mais rapida e em maior capacidade de oxidacéao
(CHAN; CHU 2003).

Foi constatado por Salgado et al. (2009) que a taxa de descoloragdo dos corantes
indigo carmim e vermelho congo, pelos processos Fe**/H,0,, UV/H,0, e fotdlise, seguiram a
cinética proposta por este modelo. Xu et al. (2020) ajustaram os modelos de pseudo-primeira
ordem e o proposto por Chan e Chu (2003) aos dados cinéticos de degradacdo dos
contaminantes bisfenol A e sulfadiazina pelo processo sono-Fenton, e obtiveram valores de R?
de 0,9994 e 0,9980 para os dois modelos, respectivamente. Diaz-Rodrigues et al. (2020)
ajustaram o modelo de Chan e Chu (2003) a cinética de degradacdo do diclofenaco por
UV/H,0, e obtiveram valor de R superior a 0,99.

Em uma pequena quantidade, sistemas do tipo Fenton podem resultar em perfis
cinéticos com forma de S invertido, ou seja, uma etapa de decaimento lento, seguido de um
rapido decaimento, sendo complexa sua descri¢do quantitativa. Por este motivo Nichela et al.
(2010) propuseram uma equacdo empirica, através da modificacdo da curva logistica do
OriginLab 7.5 (OriginLab Corporation, Northhampton, MA 01060, EUA), para ajuste dos
perfis de decaimento normalizados (Equagéo 29).

€] _ 1-at-D
(Gl 1+()° +D (@)

Nesta equacdo, o parametro a (min™) representa a taxa média de oxidacéo (taxa inicial
aparente), b (min) o tempo necessario para atingir metade da concentragdo inicial (meia-vida
aparente), C a inclinagdo média durante a fase rapida e D o valor residual final, sendo estes
dois ltimos parametros s@o adimensionais. A Equacdo 30 possui como vantagem o fato de

requerer apenas alguns pontos experimentais para desenhar a curva que descreve estes
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complexos perfis.

Assim como Nichela et al. (2010) que obtiveram ajuste adequado ao modelo
modificado da equagdo “logistica” (R* >0,99) para a cinética de degradacéo de derivados do
acido benzoico por processos Fenton-like e foto-Fenton, modelos derivados desta curva
(funcdo de Fermi) foram utilizados para descrever a cinética de degradagdo de contaminantes
por processos Fenton. Herney-Ramirez et al. (2011) descreveram a degradacdo do corante
laranja Il por um processo heterogéneo catalitico (com fotocatalisador de ferro e peroxido de
hidrogénio) através de um modelo cinético semiempirico simples, baseado na fungdo de
Fermi, com o R? maiores que 0,97. Rache et al. (2014) também degradaram o mesmo corante
por processo Fenton-like obtendo em geral um R? maior que 0,99 no ajuste da equacio aos

dados cinéticos através do modelo citado.



51

3 METODOLOGIA

Neste topico constam todos 0s materiais utilizados para a execucao da pesquisa. Assim
como o0s metodos empregados para obtencdo dos fotocatalisadores e execucdo dos

experimentos e os procedimentos relativos aos equipamentos para analise das amostras.
3.1 SOLUCOES DE FARMACOS

As solucgdes dos farmacos foram preparadas a partir dos principios ativos em po de
cetoprofeno, meloxicam e tenoxicam, os quais foram cedidos pela Farmacia Escola da
Universidade Federal de Pernambuco. Para a preparagéo da solucdo estoque de 1000 mg-L™
de cada farmaco, 10 mg de cada um dos farmacos foram pesados em balanca analitica
(Shimadzu, AUY220) com precisdo de cinco casas decimais. Essas massas foram diluidas
conjuntamente em acetonitrila (Merck, min 99,9%) e passadas para baldo com capacidade de
10 mL que foi aferido. Em seguida, o baldo foi colocado em banho de ultrassom (ECO-
SONICS, Q5.9/37A) por 5 min até completa solubilizacdo dos famacos. A partir da solucéo
estoque foram realizadas dilui¢des para a construcdo das curvas analiticas, nas concentracfes
de: 1,2, 3,5, 6,8 10 mg-L" de cada farmaco. Para os ensaios de degradacdo foi preparada
uma solucdo de trabalho com concentracdo inicial de 10 mg-L™? de cada farmaco,
correspondente a 39,33; 29,64 ¢ 28,46 pmol.L™ para o cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam,

respectivamente.

3.2 IDENTIFICACAO DOS FARMACOS EMPREGANDO DIFERENTES TECNICAS
ANALITICAS

Nos experimentos iniciais, a deteccdo e quantificacdo dos farmacos foi realizada por
meio do espectrofotbmetro de ultravioleta/visivel (UV/Vis) (Thermo scientific), pela
praticidade e economia do método. Antes e apds os estudos cinéticos (180 min para solucdo
aquosa e 270 min para efluente sintético) foram realizadas analises por cromatografia liquida
de alta eficiéncia com detector de UV/Vis (CLAE-UV/Vis). Também foi realizada a
identificacdo dos compostos formados, via cromatografia liquida de ultra performance
acoplada a espectrometria de massas, as analises foram realizadas para o tempo inicial e para
o tempo de 120 min de degradacdo em solucdo aquosa tratada via foto-Fenton, este

empregando sulfato ferroso como catalisador.
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3.2.1 Espectrofotometria de ultravioleta-visivel

Para analise de espectrofotometria de UV/Vis, foram preparadas solugdes contendo 10
mg-L™ do principio ativo dos farmacos cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam, separadamente
e em mistura. Estas solugdes foram analisadas para identificacdo dos comprimentos de onda
caracteristicos (A) dos compostos analisados. A analise da mistura foi realizada para verificar
sobreposi¢do ou deslocamento dos picos. Determinados os A, foram construidas as curvas
analiticas com faixas de concentracdo de 1 a 10 mg-L™ de cada farmaco, sendo determinados
os parametros de linearidade, verificado pela construcdo da curva analitica e determinacdo do
coeficiente de correlacéo (r); de precisdo, através da determinacao do coeficiente de variancia
(CV) calculado pela razdo do desvio padrdo pela média dos dados; e dos limite de deteccéo
(LD) e limite de quantificacdo (LQ), estimados utilizando o desvio padrdo do menor nivel e a

inclinacdo da curva analitica, conforme descrito por Napoledo et al. (2016).
3.2.2 Cromatografia liquida de alta eficiéncia

Para andlise das amostras por cromatografia liquida de alta eficiéncia com detector
espectrofotométrico de ultravioleta visivel (CLAE-UV/Vis) os comprimentos de onda de
maior absorbancia dos compostos foram analisados a partir de uma pesquisa na literatura
(ANTONOAEA et al. 2017; MARLAND et al. 1999; SHAJI; VARKEYET, 2012; STAFIEJ
et al. 2007), visto que o cromatografo liquido de alta eficiéncia (Shimadzu SS-550) consegue
detectar dois comprimentos de ondas simultaneamente. Deste modo, comegou-se a avaliar a
técnica, sendo confirmadas as maiores absorbancias nos comprimentos de onda de 230 nm
(cetoprofeno) e 355 nm (meloxicam e tenoxicam).

Para quantificar a concentracdo das amostras foram construidas curvas analiticas para
cada um dos farmacos, com solucdes preparadas conforme descrito no item 3.1, com a
solucdo de diluicdo composta por 45% acetonitrila (ACN) e 55% de acido acético 0,1%. A
construcdo das curvas foi realizada empregando o equipamento de CLAE-UV/Vis
supracitado, equipado com a coluna ULTRA C18 operando em fase reversa (5um; 4,6 x 250
mm), sendo a fase movel constituida por uma mistura de acetonitrila:acido acético 0,1%
(45:55 v/v). A temperatura do forno foi fixada em 40 + 1°C com o fluxo de 1 mL-min™,
pressdo de 149 kgf-cm™ e volume de injecdo de 10 pL. A eficiéncia da metodologia analitica
foi verificada através dos parametros de linearidade, preciséo, limite de deteccdo (LD) e limite
de quantificacdo (LQ), coeficiente de variacdo (CV), conforme descrito por Napoledo et al.
(2016).
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Para a quantificacdo dos farmacos nas solucbes aquosas, por CLAE-UV/Vis, antes e
apos os tratamentos foi empregada como etapa de prepara¢do da amostra a extracdo solido-
liquido (ESL). Para tal, foram utilizados cartuchos polimeéricos strata-X operando em fase
reversa, conforme metodologia descrita por Napoledo et al. (2018). O experimento para a
verificagdo do método de extragdo foi realizado acondicionando o cartucho com 3 mL de
acetonitrila, seguidos de 3 mL de agua ultrapura (Milli-Q). Depois foram passados, 50 mL da
amostra (10 mg-L™ de cada farmaco), ficando os farmacos nele retidos, e, em seguida, a fase
aquosa foi descartada. Ao final adicionou-se mais 22,5 mL de acetronitrila na coluna para
arraste dos farmacos sendo coletados em baldo volumétrico de 50 mL, que foi completado
com &cido acético 0,1%, de acordo com a propor¢do (45:55 v/v). Para auxiliar na extracao foi

utilizada uma bomba peristéaltica (Provitec, DM 5000).
3.3 REATORES

As degradacdes dos anti-inflamatérios ndo esteroides, cetoprofeno, tenoxicam e
meloxicam foram avaliadas comparando diferentes processos oxidativos avangados (POA),
em dois reatores de bancada. O primeiro deles é composto por trés lampadas UV-C (Philips,
30 W cada) (Figura 5a) e o segundo com uma lampada sunlight (Sun) (Osram, 300 W) (Figura
5b).

Figura 5 — Desenho esquematico dos reatores: a) UV-C e b) sunlight.
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Durante a realizacdo dos experimentos empregando o0s reatores apresentados na Figura
5, foram efetuadas medicOes das intensidades das radiagOes incidentes por meio de
radiémetros light meter MRU-201 e ultravioleta MRUR-203, da Instrutherm Ltda.

3.4 PROCESSOS HOMOGENEOS

Os processos homogéneos estudados foram peroxidacéo foto-assistida e foto-Fenton,
no qual foram avaliadas duas fontes de ferro, como descrito a seguir.

3.4.1 Descricao das fontes de ferro utilizadas para o processo foto-Fenton

O processo denominado hv-foto-Fenton (SF) corresponde ao processo no qual foi
utilizado como fonte de ferro o sal FeSO,4.7H,O (F. Maia, 99-101%). Para adicdo deste
reagente nos tratamentos foi preparada uma solucdo de 1000 mg-L™ de ferro. Para cada
experimento foi utilizado um volume desta solucdo, de acordo com a concentracdo de ferro
requerida.

O processo denominado hv-foto-Fenton (FePA) corresponde ao processo no qual foi
utilizado como fonte de ferro o residuo de palha de ago obtido de Industrias Reunidas
Raymundo da Fonte SA. Como as concentracBes de ferro utilizadas neste estudo foram
baixas, inviabilizando a pesagem do material sélido em balanca analitica, foi necessaria a
digestdo &cida do residuo. Em um bal&o volumétrico de 100 mL foram colocados 100 mg do
residuo de palha de aco e aferido o baldo com &gua ultrapura (Milli-Q).

Este volume foi transferido para béquer de 150 mL e adicionados 5 mL de HNO;3;
(Quimica Moderna, P.A. 65%) e 3 mL de HCI concentrados (Quimica Moderna, P.A. 37%).
A suspensdo foi aquecida em chapa aquecedora (Quimis, Q-313-F21) a 105 + 2°C até o
volume reduzir para 25 mL. Ap0s atingir a temperatura de 27 + 2°C foram adicionados 10 mL
de HNO3 e 6 mL de HCI concentrados. A solugéo foi novamente levada a aquecimento de 105
+ 2°C até reduzir o volume para 10 mL. Apos esfriar, a solucdo foi filtrada em papel de filtro
faixa azul (Unifil, C42, ¢ 12,5 cm) em baldo volumétrico de 100 mL, que foi aferido com
agua ultrapura. A solugdo foi analisada no espectrofotémetro de absorcdo atdmica (Varian;
AA 240 FS — Fast Sequential Atomic Absorption Spectrometer; gas de arraste: mistura ar-
CoHa; A: 248,3 nm). Para cada experimento foi utilizado um volume da solucdo digerida, de

acordo com a concentracado de ferro requerida.
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3.4.2 Avaliagéo preliminar dos processos homogéneos

Nesta etapa foram avaliados os seguintes POA: hv-foto-Fenton (SF), hv-foto-Fenton
(FePA) e hv/H,0,. Em que, hv representa o emprego de radiacdo, seja UV-C ou sunlight.
Ensaios foram executados com anélise das amostras nos tempos de 0, 10, 20, 30, 60, 90, 120
min, em espectrofotobmetro de UV/Vis (ThermoScientific), nos comprimentos de ondas
caracteristicos previamente determinados. Todos os ensaios foram feitos em duplicata.

Para cada experimento, 250 mL da solucdo de trabalho foram colocados em células
cilindricas de vidro Pyrex com 300 mL de capacidade. A concentracdo de H,O, empregada
(500 mg-L™; 14,7 mmol-L™) foi baseada em dados disponiveis na literatura (MIRZAEI et al.
2017; MONDAL; SAHA,; SINHA, 2018). O volume do oxidante utilizado foi fracionado em
trés aliquotas nos tempos de 0, 10 e 20 min, sendo cada aliquota igual a 139 pL de H,0, 30%
v/v (Quimica moderna), previamente padronizado. A escolha do fracionamento do reagente
foi feita conforme resultados descritos por Santana et al. (2019) e Napoledo et al. (2018).
Conforme reportado por Mirzaei et al. (2017), a adi¢do fracionada do H,O, aumenta a
eficiéncia da reacdo, pois mantém a concentracdo do oxidante em niveis relativamentes
baixos, impedindo que o excesso de H,O, consuma os radicais HO®. A concentracdo de ferro
(1,75 mg-L™) no ensaio foto-Fenton foi utilizada de acordo com a concentragdo deste metal
presente em 100 mg de fotocatalisador utilizado nos ensaios de fotocatalise heterogénea. O
pH inicial foi o natural da solugéo de trabalho para os ensaios hv/H,0, e hv-foto-Fenton (SF),
sendo este igual a 5. Para o ensaio hv-foto-Fenton (FePA) o pH foi de aproximadamente 2,5,

condicionado ao efeito da solugdo acida da palha de aco.
3.4.3 Definicdo das condi¢bes operacionais do processo sun-foto-Fenton

Para obter um melhor desempenho reacional do processo foto-Fenton, foram
realizados testes para definir as concentragcbes dos reagentes que levassem a uma maior
degradacdo dos farmacos presentes em solugdo. Para o processo com utilizacdo do sulfato
ferroso (SF), reagente mais comumente utilizado no processo foto-Fenton, foi realizado um
planejamento fatorial. Para tanto, foi necessario realizar um estudo para avaliar se 0 volume
de solucgéo utilizado no tratamento afetava a degradacéo. Para o processo com utilizacdo do
residuo de palha de aco (FePA), realizou-se a avaliacdo univariada das concentragdes de H,0,

e de ferro.
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3.4.3.1 Sulfato ferroso heptahidratado como fonte de ferro

Com o objetivo de obter uma maior eficiéncia do processo selecionado foi realizado
um planejamento fatorial 2°, em duplicata, para avaliar as influéncias das variaveis sobre o
processo e determinar as melhores condigdes operacionais, para os niveis estudados. Portanto,
foram avaliadas as variaveis concentracio de H,0, (300 e 400 mg-L™), faixa de pH (3-4 e 5-
6) e concentracdo de ferro (1,75 e 3,00 mg-L™).

Os niveis do perdxido de hidrogénio foram definidos pelos resultados preliminares. O
valor do nivel inferior do pH foi escolhido conforme o pH tido como ideal para o processo
foto-Fenton (Salgado et al. 2013a) e o valor do nivel superior foi o pH natural da solugéo.
Como a concentracdo de ferro utilizada até aqui possui um valor abaixo da concentracdo
limite para descarte no meio ambiente (15 mg-L™), optou-se por utilizar um valor superior a
1,75 mg-L™". Na Tabela 1 esta apresentada a matriz de planejamento fatorial.

O percentual de degradagdo dos farmacos, monitorados pela absorbancia nos A
caracteristicos dos farmacos, foi a resposta utilizada para determinar a eficiéncia do processo
no planejamento fatorial descrito na Tabela 1. Os calculos dos efeitos, a construcdo da carta
de Pareto, assim como das superficies de resposta foram realizados segundo Barros Neto,
Scarminio e Bruns (2010) com auxilio do Statistica 6.0.

Tabela 1 — Matriz de planejamento fatorial 2° para o processo foto-Fenton utilizando o sulfato ferroso
heptahidratado como fonte de ferro.

£ . i Variaveis
Xperimento Fe”"(mg-L™) pH H,0,(mg-L™)
1 - (1,75) -(3) - (300)
2 +(3,00) -(3) - (300)
3 - (1,75) +(5) - (300)
4 +(3,00) + (5) - (300)
5 - (1,75) -(3) + (400)
6 +(3,00) -(3) + (400)
7 - (1,75) +(5) + (400)
8 +(3,00) +(5) + (400)

Fonte: Autora (2020).

Os ensaios do planejamento fatorial foram realizados utilizando 80 mL da solucéo da
mistura dos farmacos (10 mg-L™ de cada), colocadas em células de vidro Pyrex cilindricas
com 100 mL de capacidade, cada ensaio foi realizado com quatro células no reator de bancada
com lampada sunlight (sun) (Figura 5b, item 3.3). O volume escolhido para estes testes se
deve ao fato de que o planejamento fatorial requer um nimero consideravel de experimentos,

0 que acarreta grande volume de solucdo e disponibilidade de espaco no reator. O H,0, foi
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adicionado de forma fracionada, conforme descrito no item 3.4.2. As amostras foram
quantificadas apds 40 min.

3.4.3.2 Residuo de palha de aco como fonte de ferro

Uma vez que o pH do sistema era ajustado pela adicdo da solucdo de residuo de palha
de aco, resultando em um pH proximo a 2,5, foram avaliadas apenas as concentracdes de
H,0, e ferro, em estudos univariados. Para o estudo da [H20-] os ensaios foram realizados
conforme descrito no item 3.4.2. As concentracdes de H,O, avaliadas foram iguais a 200, 300,
400, 500 mg-L-1, mantendo-se a [Fe] em 1,75 mg-L™. Aliquotas de 4 mL da solug&o foram
retiradas apds 60 min e imediatamente quantificadas em espectrofotémetro UV/Vis. Ao final
de cada ensaio mediu-se o residual de peréxido de hidrogénio, utilizando fita para teste de
H,0, (MERCK, MQuant) na faixa de 0,5 a 25 mg-L™.

Para o estudo da concentracdo de ferro, 250 mL da solucdo de farmacos foram
submetidos ao tratamento através da adicdo de diferentes concentragdes de ferro (0,5 a 1,75
mg-L™), cujos valores foram determinados ap6s obtengdo do resultado do 3.4.3.1. Para tal,
manteve-se a concentracdo de perdxido de hidrogénio, definida no estudo anterior, com

adicdo fracionada. As amostras foram analisadas apds 60 min.
3.4.3.3 Estudo do efeito da relacéo area superficial/altura do liquido

O efeito da relacdo area superficial/altura do liquido a ser tratado foi avaliado para o
sistema sun-foto-Fenton(SF), uma vez que para a defini¢cdo das condi¢Oes operacionais deste
sistema foi necessaria a utilizacdo de um pequeno volume. Este estudo foi realizado variando-
se a area superficial e o volume de solucdo tratada. Na Tabela 2 estdo dispostos os volumes da

solucdo e dimensoes das células cilindricas de vidro Pyrex utilizadas para cada experimento.

Tabela 2 — Volumes das solu¢des e medidas das células de vidro Pyrex utilizadas no estudo do efeito
da relacdo areas superficial/altura do liquido.

Volume da solucéo Altura da Didmetro da Altura do liquido  Area superficial/

(mL) célula (cm) célula (cm) (cm) Altura do liquido
50 7,0 4,6 3 55
80 7,0 4,6 4,9 34
100 7,0 4,6 6,2 2,7
150 55 8,3 2,8 19,3
200 55 8,3 3,8 14,2
250 55 8,3 4,6 11,8
500 8,7 12 4,5 25,1
1000 6,9 18 4,2 60,6
1000 14,5 10,4 12,2 6,96

Fonte: Autora (2020).
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Para cada um dos ensaios listados na Tabela 2, as concentragdes de H,O; e ferro e 0
pH utilizados neste estudo, foram selecionados a partir do item 3.4.3.1.

3.4.4 Estudo cinético do processo homogéneo

As quantidades ideais de peroxido de hidrogénio (adicdo fracionada), de ferro e o pH
foram estabelecidos a partir dos resultados da avaliagcdo das condigdes operacionais de cada
um dos processos selecionados. Para o estudo cinético, 1 L de solucdo foi colocada em célula
de vidro Pyrex cilindrica com 2 L de capacidade, por 180 min.

Aliquotas de 4 mL da solucéo foram retiradas nos tempos de 0, 25, 30, 35, 40, 45, 50, 55,
60, 70, 80, 90, 120, 150 e 180 min e imediatamente quantificadas em espectrofotometro
UV/Vis. Também foi monitorada a conversdo de matéria organica através da demanda
qguimica de oxigénio (DQO), determinada pelo método 5220D do Standard methods for the
examination of water and wastewater (APHA, 2012).

Aos dados experimentais foram ajustados os modelos cinéticos de pseudo-primeira
ordem (Equagéo 27) e os modelos propostos por Chan e Chu (2003) (Equacéo 28) e Nichela
et al. (2010) (Equacdo 29) (Item 2.7). Todos os modelos cinéticos descritos foram ajustados
aplicando o método de regressao ndo linear (método dos minimos quadrados), utilizando o
software Origin (versdo 8.0). Os resultados do ajuste foram avaliados através do uso dos
coeficientes de regressdo linear (R?) e soma quadratica dos residuos (Sg%), bem como pelo
grafico dos residuos deixados pelos modelos. As solucgdes iniciais e ap6s o tempo total de

tratamento foram analisadas por CLAE-UV/Vis.
3.4.5 Identificacio dos compostos de degradagéo do sistema sun-foto-Fenton

Para o tratamento sun-foto-Fenton (SF) foram realizadas andlises por cromatografia
liquida de ultra performance acoplada a espectrometria de massas, sendo avaliadas a solu¢do
inicial e tratada apds 180 min. Essas amostras foram conduzidas para analise em um
cromatografo liquido de ultra performance acoplado a um espectrdmetro de massas
(CLAE/EM) Acquity H-Class (Waters), quadrupolo simples SQ Detector 2, a fim de avaliar a
formacéo de intermediérios.

Para tal, foi empregada uma coluna BEH C18 (Waters) 2,1 x 100 mm x 1,7um. A fase
movel utilizada consistiu na mistura de dois eluentes (eluente A e eluente B 55:45), sendo o0
eluente A composto por uma solugéo aquosa contendo 2% de acetonitrila (ACN), formiato de

amonio (5 mmol-L™?) e 0,1% de 4cido férmico e o eluente B por uma solucdo de ACN
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contendo 0,1% de &cido férmico. A vazdo empregada foi de 0,3 mL-min™, com eluicdo em
modo isocratico e tempo total de corrida de 10 min, sendo o volume de injecéo igual a 10 pL.
A temperatura da coluna foi mantida a 40°C e o auto injetor a 10°C. A voltagem do capilar foi
de 2,5 kV, a voltagem do cone igual a 30 V e a temperatura de dessolvatacdo de 350°C, com
fluxo de gés da fonte de 650 L-h™. A aquisicdo dos dados foi feita em modo fullscan,
buscando massas entre 80 e 1000 Da, em modo de ionizagdo negativo. A obtengdo dos

cromatogramas e espectros de massas foi feita através do software MassLynx™ (Waters).
3.4.6 Toxicidade do processo homogéneo

Os testes de toxicidade para os sistemas homogéneos foram realizados frente a
sementes de alface, a bactérias e a moluscos. Os testes de toxicidade aguda com sementes de
alface (Lactuca sativa ‘Veneranda’) foram realizados mediante exposicdo destas a agua
(controle negativo), a solucdo de acido bérico 3% (controle positivo) e a solucdo dos farmacos
antes e pos-tratamento POA. Também foram avaliados os efeitos dos reagentes ferro e H,O,.

Os ensaios, em triplicata, foram realizados por um periodo de 120 h, a temperatura de
22 + 2°C, na auséncia de luz. Em cada placa de Petri, 20 sementes foram colocadas em papel
filtro (suporte) e umedecidas com 4 mL de solucdo, descrito por Young et al. (2012) e
Marchetti e Azevedo (2020). No final do tempo de incubacdo, o comprimento da radicula de
cada semente foi medido com um paquimetro. O célculo do indice de crescimento relativo

(ICR) foi realizado pela Equacéo 30.

CRA
- 30
ICR CRC (30)

Em que: CRA € o comprimento médio da radicula das amostras e CRC é o
comprimento médio da radicula do controle negativo.

Os experimentos de toxicidade frente a bactérias foram realizados com linhagens de
bactérias patogénicas Escherichia coli (UFPEDA 224) e Salmonella enteritidis (UFPEDA
414), fornecidas pela Colecéo de Culturas do Departamento de Antibioticos da Universidade
Federal de Pernambuco (UFPE). As bactérias foram cultivadas em meio Agar Mueller Hinton
(AMH) overnight a 36 = 1°C e, posteriormente, as coldnias foram ressuspendidas em solugédo
salina estéril (NaCl 0,15 mol-L™) e ajustadas turbidimetricamente para anélise da densidade
optica a um comprimento de onda de 600 mm (DOggo) para a obtencdo de suspencéo

equivalente a 10° unidades formadoras de coldnias (UFC) por mL. Cada amostra (450 L) foi
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incubada com a suspensdo de células das bactérias em estudo. Antes e ap0s o periodo de
incubacdo, o conteldo de cada tratamento foi transferido para placas de microtitulagdo 96
pocos para determinacdo da DOgg. O percentual de crescimento de cada amostra foi
comparado ao controle negativo (crescimento 100%, agua ultrapura esteril). Adicionalmente,
aliquotas dos tratamentos foram semeadas em placas de Petri contendo AMH para avaliacéo
da viabilidade celular ap6s 48 h. Cada ensaio foi realizado em triplicata com experimentos
independentes.

Os bioensaios com moluscos foram realizados baseados no trabalho de Lima et al.
(2019), com cultura de Biomphalaria glabrata adultos pigmentados (Schistosoma mansoni
negativo) coletados no municipio de S&o Lourenco da Mata (Pernambuco, Brasil). Os
individuos foram criados no Laboratério de Radiobiologia do Departamento de Biofisica e
Radiobiologia da UFPE, Recife / PE, Brasil.

No teste de toxicidade aguda, foram utilizados moluscos adultos e sexualmente
maduros. Apés a pré-selecdo, os animais foram separados em 15 animais por grupo, sendo,
controle negativo (C-), solucdo de sulfato ferroso (Fel), solucdo de residio de palha de aco
(Fe2), solucdo inicial (INI), sun-foto-Fenton (FePA) (fF(FePA)), sun-foto-Fenton (SF)
(fF(SF)) e peroxido de hidrogénio (PER), ap0s estabilizacdo do processo de tratamento. Os
ensaios foram realizados em triplicata para cada grupo. As taxas de sobrevivéncia e
mortalidade foram avaliadas ap6s 24 h. Os parametros analisados relacionados a mortalidade
consideraram aspectos como despigmentacdo da concha e auséncia de movimentos corporais.

Para os ensaios de citotoxicidade em hemdcitos de adultos de Biomphalaria glabrata,
foram coletadas hemolinfa (100 puL) de cada molusco sobrevivente ao teste de toxicidade
aguda. A hemolinfa foi colocada em laminas microscopicas, seguido pela adicdo de acido
etilenodiaminotetracético (EDTA) (100 pL) em solugdo de Ringer (10 mmol- L) para evitar a
agregacdo celular. Apos a aplicacdo, as laminas foram colocadas em camara Umida por 30
min; em seguida, as células foram fixadas com 200 pL de glutaraldeido em solucao de Ringer
a 1% (v/v) por 10 min. Posteriormente, as ldminas foram limpas com solugdo de Ringer e
coradas com Giemsa a 5% (v/v) por 5 min. Em seguida, foram lavadas com agua destilada e
secas a 25°C. Analisou-se 1000 células/grupo usando um microscépio éptico (aumento de
1000x%; Leica DM1000); feito em triplicata para cada grupo. As alteracdes morfoldgicas

observadas foram classificadas em apoptose celular, micronucleos e binucleacéo.
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3.5 PROCESSOS HETEROGENEOS

Para andlise da degradacdo dos farmacos, em solucdo aquosa, foram realizados
experimentos com a utilizacdo de fotocatalisadores de dioxido de titanio, sendo este puro, em
suas estruturas de rutilo e P25 (anatase e rutilo). Como também, o TiO, foi impregnado com

metais para avaliagdo do aumento da atividade fotocatalitica.
3.5.1 Impregnacéao dos metais no TiO,

A metodologia utilizada para impregnacdo do fotocatalisador, TiO, (Dindmica, 98-
100,5%, rutilo) e AEROXIDE® TiO, P25 (Evonik, >99,5%, 80/20 anatase/rutilo), foi de
acordo com o trabalho de Khan et al. (2013). Para o preparo da impregnagdo com 1% molar
do metal, 79,1 g de TiO, rutilo ou P25, foram adicionados em 500 mL de &gua deionizada.
Para a co-impregnacao foram utilizados 0,5% na proporcdo molar de cada metal. Nestas
suspensdes foram inseridos 2,40 g de Cu(NOs3),.3H,O (Vetec, min. 99%); 2,78 g de
FeSQO,4.7H,0 (F.Maia, 99-101%) e 4,04 g Fe(NO3)3.9H,0 (Neon, 98-101%), de acordo com o
metal desejado. A concentragdo de 1% molar dos metais na composicdo do fotocatalisador
corresponde em peso (%) a 0,71 para o ferro e 0,80 para o cobre. Para a co-impregnacéo a
porcentagem de 0,5% molar corresponde a 0,35 para o ferro e 0,40 para o cobre em peso (%).
Os fotocatalisadores obtidos foram: Cu-TiOy(rutilo); Fe-TiO(rutilo); Cu|Fe-TiO(rutilo);
Fe(3)-TiOy(rutilo); Fe-TiO2(P25) e Fe(3)-TiO,(P25). O indicador (3) para o ferro foi
escolhido para identificar a utilizacdo do precursor Fe(NO3)3.9H,0. Para a utilizagdo dos
precursores Cu(NO3),.3H,0 e FeSO,.7H,0 nédo foram utilizados indicadores.

A suspensdo foi colocada em agitador magnético (Fisatom, mod. 753), com auxilio de
um bastdo magnético de 3 cm, por 6 h, permanecendo em descanso por 24 h. Apds este
tempo, a suspensdo foi colocada para secar por 12 h a 100°C. O sélido seco foi triturado em
almofariz de &gata e calcinado a 400°C por 6 h em forno mufla (Quimis).

3.5.2 Imobilizacéo dos fotocatalisadores

Os fotocatalisadores TiO,(rutilo), TiO,(P25), Cu-TiO,(rutilo); Fe-TiO,(rutilo); Cu|Fe-
TiO,(rutilo); Fe(3)-TiO,(rutilo); Fe-TiO,(P25) e Fe(3)-TiO,(P25) foram imobilizados em
materiais de poliestireno, obtidos a partir de embalagens de iogurtes pés consumo, com area
superficial média de 129 cm? Os suportes foram lavados com detergente neutro e agua

destilada e secos a uma temperatura de 27 + 2°C.
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O método de imobiliza¢do dos fotocatalisadores foi adaptado de Barros et al. (2014).
Sendo o processo em banho ultrassom (ECO-SONICS, Q5.9/37A) estendido para 30 min,
para melhor separacdo das particulas de TiO, em suspensdo e consequentemente melhor
aderéncia no filme de poliestireno. Sendo assim, preparou-se uma suspensao aquosa 2%
(m/v), colocando 5 g do fotocatalisador em um volume final de 250 mL de agua destilada,
sendo a suspensao acidificada com &cido perclorico (F. Maia, p.a., 69,0-72,0%) para pH 2,5.
Homogeneizou-se a suspensdo por 10 min utilizando um agitador magnético, e em seguida
colocou-se em banho ultrassom por 30 min. Os suportes foram imersos na suspenséao por 10 s
e colocados para secar, sem corrente de ar por 2 h a uma temperatura de 27 + 2°C. Este
procedimento foi repetido a cada impregnacdo até alcancar a massa de 100 mg para cada

suporte, como em Santos et al. (2019).
3.5.3 Avaliacdo preliminar dos processos heterogéneos

Inicialmente avaliou-se os sistemas heterogéneos, com TiO, (rutilo), por anélise de
varredura espectral de 190 a 500 nm, antes e ap6s cada processo. Os seguintes POA foram
analisados:  hv/H,O,/TiO,(rutilo),  hv/H,O,/Cu-TiO(rutilo),  hv/H,O,/Fe-TiO(rutilo),
hv/H,0,/Cu|Fe-TiO,(rutilo). Em que hv representa a radiacdo, seja ela sunlight ou UV-C.
Estes experimentos também foram realizados na auséncia de radiacdo, para avaliar a
contribuicdo do processo adsortivo. Além dos processos citados, os farmacos foram
degradados pelos sistemas sun/TiO,(rutilo) e sun/Fe-TiOy(rutilo), na auséncia de H,O,. Assim
como pelo processo homogéneo hv/H,0,, para comparacao.

Cada experimento foi realizado nas mesmas condicdes descritas para 0S processos
homogéneos (item 3.4.2). A adi¢cdo de peroxido de hidrogénio sé foi feita apds 30 min no
escuro e sob agitacdo, para estabilizar o processo adsortivo, conforme recomendado por Ali et
al. (2017) e Tayade et al. (2006). O pH do meio foi 5, o natural da solucéo inicial. A célula
usada nestes processos é ilustrada na Figura 6, sendo ela composta por um pyrex de vidro
com capacidade de 300 mL, o fotocatalisador imobilizado no suporte suspenso na solucéo por
um aparato de metal acoplado a célula de vidro. Sendo importante ressaltar que para 250 mL

de solugdo a ser tratada utilizou-se um filme impregnado com 100 mg do fotocatalisador.
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Figura 6 — Células de vidro Pyrex cilindricas utilizada no processo fotocatalitico heterogéneo.
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Fonte: Adaptado de SANTOS et al. (2019).

Apo6s a andlise inicial do desempenho dos metais impregnados no TiO,(rutilo), foi
realizada a comparacdo com os fotocatalisadores constituidos de TiO,(P25). Os ensaios
hv/H,0,/TiO,(rutilo), hv/H,O./TiO,(P25), hv/H,0,/Fe-TiO,(rutilo), hv/H,O,/Fe-TiO,(P25),
hv/H,0,/Fe(3)-TiO,(rutilo), hv/H,0./Fe(3)-TiO,(P25) foram executados e analisados nos
tempos de 0, 10, 20, 30, 60, 90, 120 min, em espectrofotbmetro de UV/VIS
(ThermoScientific), nos comprimentos de ondas caracteristicos previamente determinados.
Todos os ensaios foram feitos em duplicata.

3.5.4 Caracterizacao dos fotocatalisadores

Os fotocatalisadores constituidos de TiOy(rutilo) foram caracterizados pelas técnicas
de microscopia eletrénica de varredura (MEV), espectroscopia no infravermelho por
transformada de Fourier (FTIR), difratograma de raios-X (DRX) e espectrofotometria de
absorcdo atdmica. Estas analises também foram realizadas apenas para o fotocatalisador
TiO,(P25) puro e o dopado que apresentou melhor desempenho.

Para analise da morfologia da superficie dos suportes antes e ap6s a impregnacéo, foi
utilizado um microscépio eletronico de varredura (JEOL JSM-6460 Scanning electron
microscopio). As amostras dos fotocatalisadores foram depositadas sobre fita adesiva de
carbono e cobertas por fina camada de grafite (Cressington carbono conter 108 carbon/A) e
postas em camara de vacuo para obtencéo das imagens.

Com o objetivo de verificar a presenca do TiO, no suporte e possiveis diferencas

decorrentes do tipo de TiO, e dos metais presentes no material foi realizada analise por



64

espectroscopia no infravermelho por transformada de Fourier (FTIR). Para tal, as amostras
foram analisadas no infravermelho médio (4000 a 500 cm™), com 16 scans, resolucio de 2
cm™ com acessério de reflectancia total atenuada universal UATR. Foram avaliadas as
superficies do polimero, antes e ap0s a imobilizacéo.

Para a obtencdo do teor de ferro incorporado ao TiO,, foram realizadas analises no
espectrofotometro de absorgdo atdmica (Varian; AA 240 FS — Fast Sequential Atomic
Absorption Spectrometer; gas de arraste: mistura ar-CoH,; A: 248,3 nm). Para isto, foi
necessario realizar a digestdo acida dos fotocatalisadores. Deste modo, 50 mg do
fotocatalisador foram adicionados em baldo volumétrico de 25 mL, o qual foi aferido com
agua ultrapura (Milli-Q). Este volume foi transferido para béquer de 100 mL. Seguiu-se o
procedimento descrito no item 3.4.1, com as quantidades de reagentes e solucdes
proporcionais ao volume aqui utilizado.

As fases dos fotocatalisadores foram examinadas em um difratograma de raios-X
(Bruker, D8 Advance), com os angulos de varredura (260) variando de 5° a 90°, utilizando o
tamanho do passo e a taxa de varrimento de 0,021° e 1,33°min™, respectivamente. Os picos
caracteristicos dos materiais foram comparados com as cartas cristalograficas 21-1272 e 21-
1276 (International Centre for Diffraction Data).

Para andlise por fluorescéncia de raios-X, realizada para os fotocatalisadores que
tiveram melhores resultados, uma porcdo de amostra em p6 foi seca em estufaa 110 + 2°C. A
amostra seca foi prensada em capsulas de aluminio com 30 toneladas de forca. As pastilhas
prensadas foram analisadas em espectrébmetro de fluorescéncia de raios-X Rigaku modelo
ZSX Primus |1, equipado com tubo de Rh e 7 cristais analisadores. Os resultados foram

expressos em peso %.
3.5.5 Estudo cinético do sistema heterogéneo

O estudo cinético, para o sistema heterogéneo que apresentou o melhor desempenho,
foi realizado de acordo com as condi¢Ges operacionais descritas no item 3.5.3. Amostras de 2
mL foram retiradas de 0 a 180 min e analisadas em espectrofotdmetro de UV/Vis
(ThermoScientific), nos comprimentos de onda caracteristicos. Os modelos cinéticos de
pseudo-primeira ordem e os propostos por Chan e Chu (2003) e por Nichela et al. (2010)
foram ajustados aos dados experimentais, conforme descrito no item 3.4.4. As solugdes inicial

e apés o tempo total de tratamento foram analisadas por CLAE-UV/Vis.
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3.5.6 Toxicidade do processo heterogéneo

Os testes de toxicidade aguda foram realizados com sementes de agrido (Lepidium
sativum ‘Barbarea verna’), tomilho (Thymus vulgaris) e alface (Lactuca sativa ‘Veneranda’)
de acordo com o procedimento realizado para os testes de toxicidade com sementes dos

processos homogéneos, descrito no item 3.4.6.
3.5.7 Reutilizacdo do fotocatalisador

O estudo de reutilizagdo do fotocatalisador selecionado foi realizado durante cinco
ciclos de reacdo. As condices operacionais foram as mesmas do estudo cinético, sendo a
amostra imediatamente quantificada apds 180 min de tratamento. Entre cada ciclo, esperou-se
que o fotocatalisador secasse a temperatura ambiente (27 + 2°C) e foi realizada pesagem para
monitorar a perda de massa. Andlises de caracterizacdo do fotocatalisador foram realizadas

apos o quinto ciclo.
3.6 EFLUENTE SINTETICO

Para os processos homogéneos de melhor desempenho foram realizados ensaios com
efluente sintético. Os componentes deste efluente foram adicionados para simular um efluente
hospitalar, conforme Wamba et al. (2019). De acordo com Segura et al. (2021) os efluentes
hospitalares representam uma das fontes primarias de produtos farmacéuticos nos afluentes de
estacdos de tratamento de &gua residudrias. A Tabela 3 contém o0s componentes e
concentragdes das substancias presentes no efluente sintético aqui estudado.

Para os estudos de degradacdo do efluente sintético foi realizada a avaliacdo da
concentracdo de peroxido de hidrogénio, conforme descrito no item 3.4.3.2. A variacdo da
concentracéo de H,O, para o sistema sun-foto-Fenton (SF) foi de 400 a 600 mg-L™ e para o
sistema sun-foto-Fenton(FePA) de 300 a 500 mg-L™, tendo como base o estudo com a
solucdo aquosa. Também foram realizados os estudos cinéticos, conforme item 3.4.4 para um

volume de 500 mL.
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Tabela 3 — Composicdo do efluente sintético.

Componentes Concentracéo
Cetoprofeno 10 mg-L*
Tenoxicam 10 mg-L*
Meloxicam 10 mg-L*

Sacarose 20 mg-L*
Glicose 15 mg-L*
Ureia 20 mg-L*
Fosfato de aménio 20 mg-L*!
Sulfato de sodio 25 mg-L*
Cloreto de sddio 25 mg-L*
Carbonato de sddio 25 mg-L*
Acetato de sodio 20 mg-L*!
Carbonato de magnésio 25 mg-L*
Nitrato de potassio 10 mg-L*
pH 7
Demanda Quimica de Oxigénio 10839 mgO,-L™*
Demanda Bioguimica de Oxigénio 2360 mgO,-L™

Fonte: Autora (2021).

As solucdes iniciais e ap0s o tempo total de tratamento foram analisadas por CLAE-
UV/Vis. Por fim, foram realizados os testes de toxicidade (item 3.4.6), cujas amostras
avaliadas foram: controle negativo (C-), solucéo de sulfato ferroso (Fel), solucdo de palha de
aco (Fe2), solucdo inicial (INI), solugdo pos-tratamento sun-foto-Fenton (FePA), solucdo pos-
tratamento sun-foto-Fenton (SF) e solugdo de H,O, - 25 mg-L™* (PER).
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4 RESULTADOS E DISCUSSAO

Neste tdpico encontram-se descritos os resultados obtidos da degradacéo dos farmacos
cetoprofeno, meloxicam e tenoxicam, pelos processos oxidativos avangados aqui estudados,
conforme metodologia descrita no item anterior. A discussdo e comparacao dos resultados

foram realizados com base na literatura cientifica.

4.1 IDENTIFICACAO DOS FARMACOS EMPREGANDO DIFERENTES TECNICAS
ANALITICAS

As técnicas analiticas utilizadas para monitoramento dos processos foram
espectrofotometria de ultravioleta-visivel e cromatografia liquida de alta eficiéncia, sendo esta
ultima utilizada como técnica complementar para comparagdo da degradacdo da solucéo e do
efluente sintético antes e ap0s 0s processos gque obtiveram maiores degradacfes dos farmacos

e compostos.
4.1.1 Espectrofotometria de ultravioleta-visivel

Para a definicdo dos comprimentos de onda caracteristicos de cada farmaco, bem
como da mistura dos 3 farmacos em estudo, foi realizada uma andlise de varredura espectral
de 190 a 500 nm via espectrofotometria de ultravioleta/visivel (UV/Vis). Os espectros das

solucBes dos farmacos individuais e da mistura estdo apresentados na Figura 7.

Figura 7 — Espectros no UV/Vis dos farmacos separadamente e da mistura (C,=10 mg-L™ de
cada farmaco).
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Fonte: Autora (2020).

Observa-se na Figura 7 que ocorreu sobreposicdo dos picos e as maiores absorgao

estdo em 260 e 367 nm para a solucdo da mistura dos farmacos. Para estes dois comprimentos
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de ondas (1) foram entdo construidas curvas analiticas. De posse de uma metodologia capaz
de identificar os farmacos em estudo, passou-se a etapa de determinacdo dos parametros de
linearidade, precisdo, limite de detec¢édo (LD) e limite de quantificacdo (LQ).

As equacdes das curvas, nos A de 260 nm e 367 nm, apresentaram r de 0,999, ambos.
Valores estes superiores a 0,99, exigido pela Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitéria
(ANVISA) (BRASIL, 2017); indicando assim a linearidade do método. Os resultados de LD e
LQ para cada comprimento de onda analisado foram respectivamente de 0,23 e 0,69 mg-L™,
para 260 nm e 0,17 e 0,52 mg-L™* para 367 nm (APENDICE A).

Em seguida, passou-se a etapa de avaliagdo da precisdo da metodologia empregada,
através da determinacdo do coeficiente de variancia (CV), que foi inferior a 6,6% para ambos
0s comprimentos de onda. Valores de CV abaixo de 20% séo aceitaveis no caso dos farmacos
segundo Granato e Nunes (2016) e Ribani et al. (2004). Uma vez verificada a confiabilidade
da metodologia via espectrofotometria de UV/Vis, passou-se a etapa de analise via CLAE-
UV/Vis.

4.1.2 Cromatografia liquida de alta eficiéncia

A identificacdo dos farmacos cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam foi realizada via
cromatografia liquida de alta eficiéncia com detector espectrofotométrico de UV/Vis (CLAE-
UV/Vis) em dois comprimentos de onda, 230 e 355 nm. Na Figura 8 estdo apresentados os
cromatogramas obtidos.

Observa-se, na Figura 8, uma boa separacdo dos picos, indicando que o método possui
seletividade, sendo capaz de diferenciar os compostos em estudo. O cetoprofeno foi detectado
em 230 nm, em uma faixa de tempo de retencdo de 6,7-7,7 min. Os compostos tenoxicam e
meloxicam apresentam picos tanto em 230 nm, quanto em 355 nm, com maiores intensidades
neste ultimo comprimento de onda. Portanto, optou-se por detectar e quantificar estes
compostos em 355 nm; tendo o tenoxicam e o meloxicam sido observados nas faixas de

tempo de 3,5-4,8 e 7,3-8,2 min, respectivamente.
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Figura 8 — Cromatograma obtido via CLAE-UV/Vis dos farmacos estudados (C,= 10 mg-L™" de cada
farmaco).
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Fonte: Autora (2021).

Os valores de r foram 0,996, 0,998 e 0,998; para LD foram obtidos 0,11, 0,10 e 0,12
mg-L?; enquanto para LQ obteve-se 0,65, 0,56 e 0,65 mg-L™ para as equaces das curvas

analiticas dos farmacos cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam, respectivamente (APENDICE

B). Como ja visto na analise da metodologia de espectrofotometria de UV/Vis, os valores do

coeficiente de correlagdo estdo de acordo com o valor exigido pela ANVISA (BRASIL, 2017)

para a andlise da linearidade. Os valores do coeficiente de variancia (CV) para o metodo de
CLAE-UV/Vis ficaram abaixo de 6,5% para todos os farmacos em estudo.

Apos a definicdo das técnicas analiticas empregadas no monitoramento da degradacéao

dos farmacos em estudo, seguiu-se a avaliagdo da eficiéncia de degradacdo destes farmacos

por duas vertentes dos processos oxidativos avancados. Esta etapa do estudo foi dividida em
processos homogéneos e processos heterogéneos.



70

4.2 PROCESSOS HOMOGENEOS

Neste topico foram discutidos os resultados da degradacdo dos farmacos estudados
pelos processos de peroxidacdo foto-assistida e foto-Fenton, sob radiacdo sunlight (emisséo
de fotons: UV-C - 8,96x10™* W-cm™, UV-A/UV-B - 5,90x10° W-cm, visivel - 13,8 W-cm™)
e UV-C (emissdo de fétons: 1,50x10° W-cm™). Apés a selecdo do sistema com melhor
eficiéncia de degradagdo, estudos foram realizados para determinar as concentragdes de
reagentes mais adequadas e analise dos intermediarios. Por altimo, foram realizados estudos

cinéticos, estudos de toxicidade e analise dos cromatogramas da degradacéo.
4.2.1 Avaliagéo preliminar dos processos homogéneos

Na anélise inicial, os farmacos cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam, em solucao
multicomponente, foram submetidos a processos homogéneos (peroxidacdo foto-assistida
(hv/H,0,) e foto-Fenton). Os dados da avaliacdo preliminar dos processos homogéneos no

reator UV-C estdo apresentados na Figura 9.

Figura 9 — Avaliacdo preliminar dos processos homogéneos no reator UV-C, para 0s comprimentos de
onda de 260 nm(a) e 367 nm (b). Condi¢des: Co= 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500 mg-L™;
[Fe*]1=1,75 mg-L™; pH 5 (UV-C/H,0,, UV-C-foto-Fenton (SF)): pH 2,5 (UV-C-foto-Fenton

(FePA)).
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Ao observar a Figura 9(a), verifica-se que a insercéo do ferro no processo catalisa a
reacdo nos minutos iniciais, embora em 60 min o processo UV-C/H,O, alcance uma
degradacdo média de 87%, valor semelhante ao UV-C-foto-Fenton (SF) com 85%. Pode-se

observar ainda que o processo UV-C-foto-Fenton (FePA), que utiliza o residuo da palha de
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aco como fonte de ferro, conseguiu obter uma eficiéncia média de 75%, para o A de 260 nm.
Uma possivel explicacdo para a menor degradacdo € a interferéncia do carbono e de
elementos tragos presentes na palha de ago na absorcao da radiacéo tipo UV-C.

Ao analisar a Figura 9(b), constata-se que para o comprimento de onda de 367 nm foi
alcancada uma degradagdo superior a 95% em 60 min de reagdo para 0s trés processos.
Observa-se ainda que a degradagdo é mais rapida em funcgéo das ligacdes que absorvem neste
A serem mais facilmente quebradas. Isto ocorre visto que esta faixa de comprimento de onda
ndo é caracteristica de grupamentos aromaticos de dificil degradacéo.

Diante do exposto, passou-se a analise do tratamento empregando radiacdo sunlight.
Os resultados da avaliagdo preliminar dos processos homogéneos no reator sunlight estéo

apresentados na Figura 10.

Figura 10 — Avaliacéo preliminar dos processos homogéneos no reator sunlight, para os comprimentos
de onda de 260 nm (a) e 367 nm (b). Condigdes: C (=10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500 mg-L"
- [Fe*] = 1,75 mg-L™; pH 5 (sun/H,0,, sun-foto-Fenton (SF)); pH 2,5 (sun-foto-Fenton (FePA)).
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Ao observar a Figura 10(a), verifica-se que a insercdo do ferro no processo catalisa a
reacdo. Apos 60 min, constatou-se que ao utilizar sulfato ferroso como fonte de ferro obteve-
se 83% de degradacdo para o processo foto-Fenton, empregando radiacdo sunlight para os
compostos observados em A igual a 260 nm. Ao empregar palha de ago como catalisador
obteve-se 79% de degradacdo, enquanto o sun/H,O, ndo apresentou degradacdo dos
compostos. Para o A de 367 nm (Figura 10(b)), apesar da degradacdo de aproximadamente
46% no sun/H,0,, os processos foto-Fenton foram os mais eficientes com degradagéo em

torno de 94%, apds 60 min.
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Pode-se atribuir a baixa degradagdo dos farmacos, em 260 nm, pelo sistema sun/H,O,
(Figura 10(a)) ao fato de grande parte desta radiagdo emitir em uma faixa de comprimento de
onda maior que 400 nm, onde a absorc¢édo da radiacdo pelo H,O, é negligenciavel. Isso ocorre,
tendo em vista que o maior rendimento quantico, que é a relacao entre 0 numero de moléculas
quebradas e o nimero de fotons absorvidos pela molécula de H,O,, ocorre na faixa de A de

' em 254 nm

200 a 400 nm, chegando a uma absortividade molar de 19,6 L-mol™-s
(ALMOMANI et al. 2018, CATALDO, 2014). Por outro lado, a degrada¢cdo dos compostos
que absorvem em 367 nm (Figura 10(b)), pode ser explicada, segundo Matafonova e Batoev
(2012), pela frequéncia de absorcdo dos compostos, ja que este comprimento de onda esta
mais proximo a faixa de maior incidéncia da radiacdo, regido em que a cisdo destas ligacdes
ocorre mais facilmente.

A adicéo dos ions de ferro realizada nos processos foto-Fenton (Figura 10), contribuiu
para a reducdo dos picos caracteristicos dos farmacos, indicando que houve maior geragdo de
radicais hidroxila. Como a geragdo destes radicais pela cisdo homolitica da molécula de H,0,
é baixa sob radiagdo sunlight, a contribuicdo fica por conta da reac&o entre os fons Fe** e o
oxidante, além das demais reacGes desencadeadas por estes dois reagentes. Os dados obtidos
através do estudo realizado por ZUfiga-Benitez e Pefiuela (2018) corroboram com estes
resultados, pois reportaram um aumento de 89% na degradacéo de benzofenona pela insercéo
de ferro no processo.

Os sistemas que utilizaram o processo foto-Fenton empregando radiacdo sunlight,
foram selecionados para estudos posteriores, por terem apresentado os melhores resultados no
estudo preliminar e pelo fato deste tipo de radiacdo simular a solar. E importante ressaltar que
a radiacdo solar tem alta disponibilidade e que toda a regido que se encontra a 30° do plano
equatorial da Terra recebe grande quantidade de irradiacdo. De acordo como mapa de
recursos solar do World Bank Group a irradiacdo diaria nesta faixa do globo terrestre é em sua
maioria de 5 a 7 kWh-m™? (WORLD BANKGROUP 2019). O Nordeste do Brasil, local deste
estudo, apresenta a maior disponibilidade energética dentre as regiGes brasileiras, com
irradiacdo global horizontal de 5,49 kWh-m™.dia. Esta localidade do pais apresenta ainda as
menores variabilidades inter-anual e sazonais, ou seja, uma maior estabilidade no uso de
irradiacdo solar ao longo do ano, conforme observado por Pereira et al. (2017) no estudo de
energia solar no Brasil.

Diante do exposto realizou-se um planejamento fatorial para o sistema sun-foto-
Fenton (SF), de modo a identificar as melhores condi¢Oes de trabalho. Para tal, foram

estudadas as [H,O;] e [Fe], bem como o pH reacional. Para o sistema sun-foto-Fenton (FePA)
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foram avaliadas [Fe] e [H20-].
4.2.2 Definicéo das condigOes operacionais do processo sun-foto-Fenton

Apobs a selecdo do processo foto-Fenton empregando radiacéo sunlight, seguiu-se para
avaliacdo das condicGes operacionais, com o0 objetivo de melhorar o desempenho dos

sistemas, utilizando sulfato ferroso e palha de aco, na degradacéo dos farmacos.
4.2.2.1 Sulfato ferroso heptahidratado como fonte de ferro

A partir dos resultados do estudo do planejamento experimental 2°, em duplicata,
foram obtidas as cartas de Pareto, em um nivel de 95% de confianca, utilizando-se o Statistica
6.0 (Figura 11). Os efeitos que foram estatisticamente significativos sdo aqueles que
ultrapassaram a linha p igual a 0,05 (linha tracejada).

Figura 11 - Carta de Pareto dos efeitos calculados (a) 260 nm - erro puro igual a 3,67 e (b) 367 nm —
erro puro igual a 0,12.
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Ao analisar a Figura 11 percebe-se que para o A igual a 260 nm os efeitos principais
[H.O2] e pH, assim como todas as interacdes (dois e trés fatores) foram estatisticamente
significativos para 95% de confianca nos niveis estudados. Para o A igual a 367 nm, os efeitos
principais [H,0,] e pH e as interagdes [H,O,] versus pH e pH versus [Fe*] foram
significativos. Constatou-se ainda que o efeito principal da concentracdo de ferro néo
influenciou significativamente o processo, nas condi¢cdes e comprimentos de onda estudados,
porém suas interacdes foram significativas.

Tendo em vista que houve significancia entre os efeitos de interacdo supracitados, faz-
se necessaria a analise conjunta das variaveis. Na Figura 12 estdo apresentados os graficos de
cubo para 260 nm e 367 nm.

Figura 12 — Gréfico de cubo das intera¢Oes para a degradacéo dos farmacos pelo sistema sun-foto-
Fenton (SF); (a) A 260 nm, (b) A 367nm.
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Fonte: Autora (2020).

Observa-se nas Figuras 12 (a) e (b) que para 0 menor valor de pH 3 0 aumento na
concentracdo de peroxido de hidrogénio promove uma maior eficiéncia do processo. Segundo

Salgado et al. (2013a), em pH baixos, Fe?* é a principal espécie envolvida, sendo verificado
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que a partir do pH 4 as espécies insollveis comegam a aparecer, diminuindo a reatividade do
processo.

Como descrito por Lima et al. (2017) a razdo H,O,/Fe®* tem um valor 6timo para a
reacdo de Fenton. Porém esta depende de muitos fatores, como a concentracdo de matéria
organica do meio, o pH reacional e o tipo de contaminante que se deseja degradar. Pelos
resultados obtidos no planejamento fatorial, a condicdo selecionada, que apresentou 0S
melhores resultados na faixa estudada, para realizacdo de estudos posteriores para o sistema
sun-foto-Fenton (SF) foi de 400 mg-L™ de [H,0-], 1,75 mg-L™ de [Fe] e pH 3.

4.2.2.2 Residuo de palha de aco como fonte de ferro

O processo sun-foto-Fenton (FePA), como ja dito anteriormente, tem como fonte de
ferro o residuo fabril da palha de aco. Devido a necessidade de dosagem da quantidade do
ferro, o residuo foi inserido no processo a partir de uma solucdo acida do material conforme
descrito no item 3.4.1. Deste modo, o pH do sistema ficou em torno de 2,5; ndo sendo
interessante o estudo da variacdo de pH do meio. De modo, a verificar a influéncia da
concentracdo do perdxido de hidrogénio na eficiéncia do POA selecionado, realizou-se um
estudo univariado. Na Figura 13 estd apresentada a eficiéncia do processo com relacdo a

concentragédo de H,O..

Figura 13 — Estudo da influéncia da concentragdo de H,O, no sistema sun-foto-Fenton (FePA).
Condigdes: Co=10 mg-L™* de cada farmaco; [Fe*'] = 1,75 mg-L™; t=60 min e pH~2,5.
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Fonte: Autora (2020).

O sistema que emprega o residuo da palha de aco como fonte de ferro, sob radiacdo

sunlight, foi pouco sensivel & variacdo da [H,O,], tendo uma variacdo de 8% na degradacéo,
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para 0 A 260 nm. Percebe-se assim, uma estabilidade na eficiéncia de degradacdo deste
processo, indicando que a concentracdo limite deste reagente esta bem préxima a 300 mg-L™,
sendo esta a concentracdo selecionada. Esse fato pode ser percebido, uma vez que na Figura
13 nédo se verifica aumento da eficiéncia do tratamento, pois o excesso de H,O, consome
radicais HO*® de acordo com Dutta et al. (2015) e Lima et al. (2017), ndo melhorando a
degradacéo dos contaminantes.

Para o A de 367 nm, foram alcancados altos indices de degradacao, acima de 90%, para
todas as concentragfes de H,O, avaliadas. Quanto ao perdxido de hidrogénio residual
(H2041es) O sistema apresentou concentracio do oxidante acima de 25 mg-L™. A porcentagem
de degradacéo dos farmacos pelo sun-foto-Fenton (FePA) em funcdo da concentracdo de ferro

esta apresentada na Figura 14.

Figura 14 — Estudo da influéncia da concentragdo de ferro (solucdo &cida de residuo de palha de aco).

Condigdes: Co=10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 300 mg-L™, t = 60 min e pH = 2,5.
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Fonte: Autora (2020).

Na Figura 14 observa-se que o acréscimo na concentracdo de ferro entre 0,5 e 1,25
mg- L™ conduziu a um aumento da eficiéncia do tratamento, para o A de 260 nm, alcangando
uma degradacgdo em torno de 80%. Porém, apos este valor ha uma estabilizagdo dos niveis de
degradacéo, indicando que o excesso deste reagente pode reagir com os radicais hidroxila,
reduzindo assim o numero de radicais hidroxilas disponiveis para a reacdo com o
contaminante, conforme ZUfiga-Benitez e Pefiuela (2018). Para os compostos que absorvem
em 367 nm a estabilidade na degradacéo foi alcancada a partir de 0,75 mg-L™ de ferro.

Segundo Paiva et al. (2018) a degradagdo de compostos farmacéuticos é fortemente

influenciada pela fonte de ferro. Durante a digestdo do material residual, catalisadas pelo
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acido e pelo calor, podem ter ocorrido reacdes como descrito nas Equagdes 31 e 32, conforme
exposto por Santos-Juanes et al. (2019).

Fe® +2H" - Fe?* + H, 1 (31)

Fe® + 0, + H,0 - 2Fe?" + 40H~ (32)

A elevada degradacdo obtida com a utilizacdo da solucéo de residuo de palha de aco
indica que esta fonte dispde de quantidade de Fe?* suficiente, pois os valores obtidos
equiparam-se com os obtidos quando a fonte de ferro foi o FeSO,4.7H,0. Portanto, pela
andlise da Figura 14, a concentragdo de ferro utilizada nos estudos seguintes do processo sun-
foto-Fenton (FePA) foi de 1,25 mg-L™.

4.2.2.3 Estudo do efeito da relagéo area superficial/altura do liquido

A profundidade do reator é um importante fator, pois uma grande profundidade
impede a penetracdo da radiacdo na solucdo. A avaliacdo do efeito da relacdo area
superficial/altura do liquido na degradacgdo é apresentada na Figura 15.

Figura 15 — Estudo da relacdo area superficial/altura do liquido no reator sunlight. Condigées: C,=10 mg-L™*
de cada farmaco. sun-foto-Fenton (SF) ([H,0,] = 400 mg-L™*, [Fe] = 1,75 mg-L™ e pH~3. Porcentagem de
degradacdo monitorada no A (a) 260 nm e (b) 367 nm.
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Observa-se na Figura 15(a), para o A 260 nm, que a degradacdo (proxima a 90%) nédo
sofre grandes variacdes para as relacdes area superficial/altura do liquido (A/H) estudadas. A
excecdo foi para a A/H de 7,0, na qual foi obtida a menor degradacéo (67,3%), com 84,9 cm?
de area superficial e 12,2 cm de altura de liquido, no qual foram tratados 1000 mL de solucéo.
No entanto, para este volume, quanto se aumentou a area superficial para 254,34 cm’
resultando em uma altura de 4,2 cm (A/H 60,6) a degradacéo foi aumentada em 15%, ficando
préxima as demais. Portanto, para que a luz penetre de forma adequada no meio, uma grande
area de superficie exposta e um limite de profundidade sdo necessarios. Ou seja, quanto maior
a area superficial disponivel e menor profundidade, maior a uniformidade da incidéncia de
fotons em todo liquido.

E importante ressaltar que no reator sunlight utilizado neste trabalho, a area superficial
ndo pode ser aumentada indiscriminadamente, pois a lampada, posicionada acima na célula,
irradia de forma difusa a solucdo. A diferenca na eficiéncia (aproximadamente 10% de
degradacdo para a A/H de 60,6) pode ser justificada pela dispersdo dos fétons emitidos
guando houve um aumento do diametro da célula utilizada. Isto ocorre, pois em um raio de 9
cm do ponto central da lampada a intensidade medida foi metade da encontrada no centro do
reator.

Para o A de 367 nm, Figura 15(b), as degradagdes obtidas foram proximas a 100% para
todas as razbes A/H. Visto que para os volumes utilizados de 50 mL a 1000 mL, conseguiu-se
variacfes abaixo de 10% na degradacdo, as areas superficiais selecionadas para o0s
experimentos foram justificadas, podendo-se entdo passar a etapa do estudo cinético.

4.2.3 Estudo cinético do processo homogéneo

A cinética de degradacdo foi monitorada por espectrofotometria de UV/Vis e pela

conversdo de matéria organica através da demanda quimica de oxigénio (DQO).
4.2.3.1 Monitoramento por espectrofotometria de UV/Vis

Com base na definicdo das condi¢des operacionais foi realizada o acompanhamento da
cinética de degradacdo dos farmacos pelos processos sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-Fenton
(FePA). Os resultados obtidos através da espectrofotometria UV/Vis podem ser verificados na

Figura 16.
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Figura 16 - Cinética de degradagdo dos farmacos e ajuste cinético dos processos sun-foto-Fenton (SF)
para os A (a) 260 nm e (c) 367 nm e sun-foto-Fenton (FePA) para os A (b) 260 nm e (d) 367 nm.
Condicdes: Co=10 mg-L™ de cada farmaco. sun-foto-Fenton (SF) ([H,O] = 400 mg-L™, [Fe] = 1,75
mg-L™ e pH~3. sun-foto-Fenton (FePA) (Condicdes: [H,0,] = 300 mg-L™*, [Fe] = 1,25 mg-L™" e

pH~=2,5.
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Fonte: Autora (2020).

Pela Figura 16(a) e (b) observa-se que as curvas, para o A de 260 nm, mostram um
periodo de inducdo de reacdo lenta, seguido de um decaimento acentuado. Conforme Teixeira
et al. (2015) e Nichela et al. (2010), este comportamento pode ser observado em sistemas
Fenton, devido & formacdo de intermediarios de reacdo capazes de reduzir as espécies de Fe**
a Fe**. Nos sistemas empregando processo foto-Fenton, a radiacdo contribui para esta
reducdo. Deste modo, os compostos intermediarios formados absorvem neste comprimento de
onda, retardando o decaimento da curva.

Fato semelhante foi observado por Khennaoui et al. (2017) que monitoraram a
degradacdo do corante alaranjado de metila pelo processo foto-Fenton em espectrémetro
UV/Vis (A = 458 nm) e encontraram perfis constituidos de fase lenta e rapida, em
concordancia com os resultados aqui encontrados. Martinez et al. (2013) constataram sob

regime de fotdlise, o sugimento de picos no espectro de absorbancia UV/Vis, sugerindo, pelo
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menos dois processos simultaneos de fotodegradagéo do cetoprofeno nos primeiros minutos
de degradacéo, ou seja, a formacdo seguida da degradagédo dos subprodutos de reacéo.

Ainda analisando a Figura 16, percebe-se que a fase inicial lenta € perceptivel nos
primeiros 30 min do sistema sun-foto-Fenton (SF) e nos primeiros 40 min do sun-foto-Fenton
(FePA). Apds este periodo ocorreu um decaimento acentuado seguido da estabilizacdo para
um valor residual, o que indica possiveis presenca de compostos remanescentes que absorvem
neste comprimento de onda.

A curva cinética para o A 367 nm (Figura 16(c) e (d)) ndo apresentou fase inicial lenta,
tendo um rapido decaimento nos primeiros 60 min e estabilizando ap6s este periodo. Observa-
se ainda que o valor C/Cy final aproxima-se de zero.

A andlise da Figura 16 indica ainda que os dados experimentais se ajustaram melhor
ao modelo proposto por Nichela et al. (2010). Para confirmar o bom ajuste ou ndo de um
modelo, a distribuicdo dos residuos deixado por este modelo deve ser analisada. A Figura 17
apresenta os residuos deixados pelo ajuste dos dados experimentais do sistema sun-foto-
Fenton (SF) aos modelos. Os residuos do ajuste dos dados do sistema sun-foto-Fenton (FePA)

tiveram 0 mesmo comportamento.

Figura 17 — Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais do processo sun-foto-
Fenton(SF) em A 260 nm (a) e 367 nm (b) aos modelos.

0,3 4

0,24

0,14

0,0+

residuos

0,1

-0,24

m  Nichela et al. (2010)
® pseudo-primeira ordem
Chan e Chu

0

20

40

T T T T v T T T T T T T T
60 80 100 120 140 160 180 200
(@)

tempo (min)

residuos

0,3 1 -

0,2 1

0,1

0,0 4

0,14

20,2+

Nichela ez al. (2010)
® pseudo-primeira ordem
Chan e Chu

0

20

40

60

T T T T T
80 100 120 140 160 180 200

tempo (min)

(b)

Fonte: Autora (2020).

Na Figura 17, os baixos valores dos residuos deixados pelo ajuste ao modelo proposto
por Nichela et al. (2010) e sua distribuicdo aleatoria, indicam um bom ajuste dos dados
experimentais, segundo Barros Neto, Scarminio e Bruns (2010). Os residuos deixados pelos

outros modelos apresentaram valores bem mais altos e tendenciosos, principalmente para o
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comprimento de onda de 260 nm. Os parametros dos modelos ajustados estdo apresentados na
Tabela 4.

Tabela 4 — Pardmetros dos ajustes dos dados aos modelos proposto por Nichela et al. (2010), pseudo-
primeira ordem e modelo proposto por Chan e Chu (2003) para a cinética de degradacéo.

367 nm
Modelo Parametros sun-foto- sun-foto- sun-foto- sun-foto-
Fenton (SF)  Fenton (FePA) Fenton (SF)  Fenton (FePA)
a (min'l) 0,0014+0,0007 0,0010+0,0008 0,020+0,002 0,015+0,002
b (min) 41+1 59+2 32+3 52+9
Nichela
al C 5,5+0,3 5,3+0,6 2,9+0,4 2,6+0,4
et al.
D 0,16+0,01 0,11+0,02 0,02+0,02 0,12+0,08
(2010)
Sg2 0,001 0,007 0,003 0,006
R? 0,999 0,994 0,996 0,992
Pseudo- Kap (min™) 0,016+0,002 0,011+0,001 0,054+0,003 0,030+0,001
primeira Sg2 0,228 0,351 0,020 0,031
ordem R? 0,823 0,790 0,979 0,969
ch 1/p (rnin'l) 0,018+0,004 0,008+0,002 0,100+0,019 0,041+0,006
ane
ch 1/ (adm) 1,4+0,3 3,2+2 4 1,13+0,04 1,22+0,08
u
Sx2 0,261 0,294 0,041 0,060
(2003) )
R 0,782 0,810 0,954 0,936

Fonte: Autora (2020).

Com base nos valores do coeficiente de regressao linear (R?) e das somas quadraticas
dos residuos (Sz°) da Tabela 4 é possivel afirmar que os dados experimentais para o A 260 nm
ndo se ajustaram aos modelos cinéticos de pseudo-primeira ordem e de Chan e Chu (2003).
Essa afirmagéo se baseia no fato de que os R? foram abaixo de 0,9 e os Sg? foram os maiores
obtidos, corroborando com a distribuicdo dos residuos (Figura 17). O modelo proposto por
Nichela et al. (2010) teve o melhor ajuste para todas as curvas cinéticas.

Pela Tabela 4 observa-se, para ambos os comprimentos de onda, que a taxa inicial
aparente (a) foi maior para o processo sun-foto-Fenton (SF) em comparagdo com o sun-foto-
Fenton (FePA). Ou seja, a reacdo ocorre mais lentamente neste segundo processo, o0 que pode
ser reforcado pelos tempos de meia vida aparente (b) maiores, verificados para o processo
com palha de aco. Ao final da reacdo, este tende a deixar menor residuo para o

monitoramento no A de 260 nm e maior residuo para o A de 367 nm, verificado pelo valor
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residual (D). Apesar do sun-foto-Fenton (FePA) resultar em uma degradacdo um pouco mais
lenta, apds 90 min ndo hé diferenca notavel entre os processos.

Observa-se que nos testes preliminares obteve-se percentuais de degradacdo parecidos
para 0s dois processos, porém como verificado no item .1.1, o pH foi o efeito de maior
influéncia para o sistema sun-foto-Fenton (SF) e a diminui¢do do pH de 5 para 3 acarretou
aumento da eficiéncia. Por outro lado, o processo sun-foto-Fenton (FePA) ja era estudado
préximo ao pH 3, devido a natureza acida da solucdo de palha de aco. Como visto no item
4.2.2.2, proximo a concentracdo limite do processo observa-se um residual de perdxido de
hidrogénio. No estudo cinético, em 180 min, este residual ainda permaneceu acima de 25
mg-L?, para ambos os sistemas, confirmando que existe oxidante suficiente para que
ocorresse a reacdo, no tempo estudado. Apds o acompanhamento feito por espectrofotometria

de UV/Vis, realizou-se o monitoramento da demanda quimica de oxigénio.
4.2.3.2 Monitoramento por demanda quimica de oxigénio

Também foi realizado o acompanhamento da cinética através da razdo da demanda
quimica de oxigénio (final/inicial), para os sistemas sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-Fenton
(FePA), conforme pode ser verificado na Figura 18. A necessidade de utilizacdo da
acetonitrila (DQOmegia = 10235 mg.L™) como co-solvente forneceu & solucdo uma alta carga
organica. Observa-se que as razdes de demandas quimicas de oxigénio alcancam valores
muito baixos, reduzindo 98% da DQO inicial para o processo sun-foto-Fenton (SF) ap6s 120
min e 93% da DQO inicial para o processo sun-foto-Fenton (FePA) ap6s 150 min. Isto

significa que grande parte da matéria organica foi estabilizada pelo tratamento empregado.

Figura 18 - Cinética de degradagdo dos farmacos pelo processo sun-foto-Fenton(SF) e sun-foto-
Fenton(FePA) pela analise da demanda quimica de oxigénio (DQO).
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Fonte: Autora (2020).
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Os residuos deixados pelo ajuste dos dados experimentais aos modelos cinéticos estdo
apresentados na Figura 19.

Figura 19 — Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais de DQO aos modelos

cineticos.
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Fonte: Autora (2020).

Na Figura 19, observa-se que apesar dos residuos ndo serem aleatorios, os valores
foram baixos, o que indica um ajuste razoavel dos dados experimentais aos modelos cinéticos,
segundo Barros Neto, Scarminio e Bruns (2010). Os parametros dos modelos ajustados estdo

apresentados na Tabela 5.

Tabela 5 — Par@metros dos ajustes aos modelos de pseudo-primeira ordem e modelo proposto por
Chan e Chu (2003) para a cinética de degradacao.

A sun-foto-
Modelo Parametros sun-foto-Fenton(SF)
Fenton(FePA)
o Kap (Min™) 0,026+0,001 0,0160+0,0004
Pseudo-primeira )
Sk 0,026 0,013
ordem ,
R 0,975 0,986
1/p (min™) 0,031+ 0,003 0,017+0,001
Chan e Chu 1/0 (admensional) 1,34+0,08 1,46+0,09
(2003) Sg? 0,041 0,018
R? 0,959 0,979

Fonte: Autora (2020).

Os valores da soma quadrética dos residuos (Sg?) corroboram com o gréfico dos

residuos (Figura 19). Ou seja, € possivel afirmar que os dados se ajustaram razoavelmente aos
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modelos cinéticos de pseudo-primeira ordem e de Chan e Chu (2003). Entretanto, 0 modelo

de pseudo-primeira ordem apresentou menor (Sg?), tendo melhor ajuste. O maior valor da

constante cinética apresentada pelo processo com sulfato ferroso indica que a redugdo da

demanda de oxigénio ocorreu com maior velocidade durante este processo. Na Tabela 6

encontram-se trabalhos da literatura que degradaram compostos organicos por meio do

processo foto-Fenton, monitorando-os pela DQO requerida pela solugdo em tratamento.

Tabela 6 — Pesquisas de degradacdo de compostos organicos monitoradas por DQO por processo foto-

Fenton.
Composto Cinicial Condicgbes experimentais Reducéo da Autor
DQO (%)
Acido 10 mg-L™" UV-LED (1,768 W) 40 Marchetti e
acetilsalicilico de cada farmaco [H,0,] = 47,6 mg-L* 25 min Azevedo
Paracetamol [Fe] =15 mg-L™ (2020)
Diclofenaco Fonte de ferro:
Cetoprofeno (Fe(NO,)3.9H,0/0xalato)
Cafeina pH 6,5
Nimesulida 50 mg-L* Sunlight 91,60 Monteiro et
Ibuprofeno 50 mg-L* [H,0,] = 28 mg-L™* 180 min al. (2018)
(8,2.10" mol-L™)
[Fe] = 4,4 mg-L™*
(7,9.10°mol-L™)
Fonte de ferro: FeSO,.7H,0
Diclorvés 13,3.10°mol-L™*  Radiagdo solar (24,12 a 26,53 >60 Dutta et al.
mW-cm™) 120 min (2015)
[H,0,] = 4,0.10%mol-L*
[Fe] = 4,3.10*mol-L™
pH 3
Fonte de ferro: FeSO,.7H,0
Cetoprofeno 10 mg-L™* Sunlight (13,8 W-cm™) 98 Este
Meloxicam 10 mg-L* [H,0,] = 400 mg-L™* 120 min trabalho
Tenoxicam 10 mg-L* (1,210%mol-L™)
[Fe]=1,75mg-L™"
Crota= 30 mg-L™* (3,1.10°mol-L™)
9,74.10°mol-L™  Fonte de ferro: FeS0,.7H,0
pH 3
Cetoprofeno 10 mg-L* Sunlight (13,8 W-cm™) 93 Este
Meloxicam 10 mg-L* [H,0,] = 300 mg-L™* 150 min trabalho
Tenoxicam 10 mg-L* (8,8.10%mol-L™)

Ciota= 30 mg- Lt
9,74.10° mol-L*

[Fe*]1=1,25mg-L™
(2,2.10°mol-L™)
Fonte de ferro: residuo de
palha de aco.
pH 2,5

Fonte: Autora (2020).

Pelos trabalhos apresentados na Tabela 6, observa-se que o processo foto-Fenton foi

eficiente na degradacdo dos farmacos em estudo no presente trabalho. Em comparagdo com os
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demais trabalhos tabelados, o presente estudo obteve uma maior estabiliza¢cdo dos compostos
em tempo menor, com uma reducdo de 98% da DQO apds 120 min de reagdo para 0 processo
sun-foto-Fenton (SF), utilizando quantidades proximas de reagentes. Pelo processo sun-foto-
Fenton (FePA) também se obteve alta diminui¢do do valor da DQO, alcan¢ando 93% em 150
min. Sendo a palha de aco um residuo, isto apresenta como vantagem uma redugdo de custo,
pois se trata de uma alternativa positiva no aspecto ambiental, uma vez que utiliza um residuo
industrial no processo de tratamento de dguas contaminadas.

De posse dos resultados obtidos, prosseguiu-se com a andlise por cromatografia

liquida de alta eficiéncia.
4.2.4 Andlise do processo homogéneo por cromatografia liquida de alta eficiéncia

Pela técnica de espectrofotometria UV/Vis é possivel monitorar a absor¢do em um
determinado comprimento de onda, o qual pode corresponder a varios compostos. Por outro
lado, a cromatografia permite a identificacdo de cada componente, sendo o objetivo desta
andlise verificar a degradacdo de cada farmaco isoladamente. Os cromatogramas da solucéo
inicial e da solucéo tratada durante 180 min pelos sistemas sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-
Fenton (FePA) estdo apresentados na Figura 20.

Na Figura 20(a) observa-se que o pico correspondente ao cetoprofeno (6,7 min) ndo
foi detectado ap6s 180 min, para ambos 0s sistemas. Outros picos permaneceram com uma
intensidade reduzida, indicando degradacdo dos compostos. Enquanto o primeiro e o segundo
picos mantiveram a intensidade, indicando compostos de dificil degradacdo. Ainda para o

sun-foto-Fenton(SF), o pico ap6s 7 min manteve a mesma intensidade.

Figura 20 — Cromatogramas das solucdes dos farmacos inicial e degradada pelos sistemas sun-foto-
Fenton(SF) e sun-foto-Fenton(FePA) (a) monitorada em 230 nm e (b) 355 nm. (Eixo y da solucéo
inicial e tratada pelo sistema sun-foto-Fenton(FePA) deslocado para melhor visualizag&o).
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Fonte: Autora (2021).
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Os picos referentes aos farmacos tenoxicam e meloxicam, em 355 nm (Figura 20(b)),
tiveram &rea muito pequena, sendo a concentracdo destes farmacos abaixo do limite de
deteccdo ao final do tratamento. Tendo em vista 0 monitoramento por DQO, as amostras, da
solucdo inicial e tratada pelo sistema sun-foto-Fenton(SF), foram submetidas a analise de
cromatografia liquida acoplada a espectrometria de massas (CLAE/EM), por apresentar maior
estabilizacdo da matéria organica.

4.2.5 ldentificacdo dos compostos de degradacao do sistema sun-foto-Fenton(SF)

Visando identificar os possiveis compostos formados na degradacdo da mistura dos
farmacos foram realizadas analises p6 CLAE/EM. Os espectros de massa para as solucfes de
cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam antes e apds 180 min de tratamento pelo sistema sun-

foto-Fenton(SF) sdo mostrados na Figura 21.

Figura 21 - Espectro de massa da solucgdo dos farmacos cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam (a) antes
e (b) apos o tratamento com sun-foto-Fenton (SF). Condigdes: C,=10 mg-L ™" de cada farmaco; [H,0,]
=400 mg-L™"; [Fe] = 1,75 mg-L™"; faixa de pH 3-4 e t=180 min.
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No espectro de massa da solugcdo antes do tratamento (Figura 21(a)), é possivel
verificar a presenca de picos dos ions precursores dos trés farmacos, com relacdes
massa/carga (m/z) iguais a 254, 337 e 351 para cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam, nesta
ordem. Também foram observados picos referentes aos ions protonados (com m/z iguais a
336 e 352, para tenoxicam e meloxicam, respectivamente). E digno de nota que para o
cetoprofeno néo foi evidenciada fragmentacdo. Os picos restantes no espectro da Figura 20(a)
referem-se a fragmentacdo de moléculas e outros compostos presentes nos principios ativos.
Na Figura 21 (b), pode-se observar que apos o tratamento via sun-foto-Fenton (SF) houve
uma reducao consideravel dos ions precursores, assim como dos ions moleculares protonados,
indicando a degradacdo dos farmacos durante o processo utilizado.

Ao comparar 0s espectros de massa das solugdes antes e apos o tratamento, verifica-se
que os picos relativos as relacdes massa/carga de 89, 113, 161 e 172 estdo presentes em
ambas as amostras, indicando que a parte dos grupos funcionais presentes nas moléculas
neutras dos farmacos persiste ap6s a submissao ao POA. Constatou-se ainda, que entre estes
grupos houve aumento do percentual relacionado a m/z=161, pico que provavelmente
protonou (m/z=163) ap0s a degradacdo, indicando que este € um dos produtos da degradacéo.
Um comportamento andlogo foi observado para o pico de razdo massa/carga igual a 172.

Além dos grupos presentes em ambos os espectros, foram verificadas as formacdes de
pico em m/z de 163, 196 e 198. Estes dois ultimos podem estar relacionados ao pico
observado na amostra antes do tratamento (m/z=197), ou seja, foi verificada uma
protonacao/desprotonacao da amostra inicial. Em seguida, verificou-se a formacdo de um pico
com relacdo massa/carga € igual a 97, relacionado ao grupo C;Hs3, € outro pico com m/z=197,
referente ao grupo Ci14H130, segundo Bourcier et al. (2010). Diante do exposto, e tendo em
vista as fragmentac@es e protonacdes elencadas para as moléculas neutras, € possivel observar

a presenca dos grupos destacados na Tabela 7.
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Tabela 7 — Identificacdo dos possiveis grupos presentes nos farmacos cetoprofeno, meloxicam e
tenoxicam em solucdo, antes e apds submissao ao processo sun-foto-Fenton(SF).

m/z Formula estrutural® m/z Formula estrutural®
89 HO 163 NF
H—O |
H,N
NH \JN
H3C/ N

91 CH, 172 5 DCH
3

NH
113(a) HC \/A/N 196 ﬁ
CH,
S_[NH'
113(b) i 198 ;
HO OH (;E\\N CcH
- 3
| s
__CH, 4o
161 o 221 (222) 2 CHy
0 | o o
I A =
N
@ OH OH

N

*Fontes: JIMENEZ et al. (2018); SALGADO et al. (2013h).

A partir da andlise da Tabela 7, é possivel sugerir que os grupos relacionados a
identificacdo de cada medicamento sdo os seguintes: 91, 113(b), 196 e 221 (cetoprofeno); 89,
161 e 163 (tenoxicam); 89, 113(a), 172 e 198 (meloxicam). Para avaliar a influéncia destes
grupos e dos demais formados nos processos aqui estudados, nos organismos vivos, uma vez
que o efluente tratado deve ser despejado no meio receptor, foram realizados testes de

toxicidade.
4.2.6 Toxicidade do processo homogéneo

A toxicidade da solucdo antes e ap6s o tratamento foi avaliada em relagcéo a sementes,
bactérias e moluscos. Os dados de toxicidade para sementes de alface (Lactuca sativa) sdo

mostrados na Tabela 8.
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Tabela 8 — Valores referentes 8 média do crescimento radicular e indice de crescimento (ICR).

sun-foto-Fenton (SF) sun-foto-Fenton (FePA)
Comprimento médio Comprimento médio
Amostras ICR ICR
radicular £ ¢ (cm) radicular + ¢ (cm)

Controle (&4gua) 3,97+0,24 1,00 3,62+0,04 1,00
Antes 4,08+0,31 1,03 3,53+0,06 0,97
Depois

(120 min) 1,49+0,24 0,38 0,97+0,00 0,28
Depois
(180 min) 1,92+0,07 0,48 2,04+0,10 0,56

Para o controle positivo (&cido bérico 0,3%), ndo foi verificada germinacao.
Fonte: Autora (2020)

Pode-se verificar pelos dados apresentados na Tabela 8 que a solugdo antes do
tratamento ndo apresentou diferenca no crescimento em relacdo ao controle negativo, pois
apresentaram valores de ICR entre 0,8 e 1,2. Segundo Young et al. (2012), valores de ICR
>0,8 indicam que amostra ndo apresenta toxicidade. Contudo, ap6s o tratamento empregando
os sistemas sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-Fenton (FePA) percebeu-se uma influéncia
negativa no crescimento das sementes de alface. E também notado que exposicdes de
tratamento mais longas diminuiram o efeito toxico dos compostos.

Para verificar uma possivel interferéncia dos reagentes, foi avaliada a toxicidade das
solucBes de ferro e peroxido de hidrogénio. Para o experimento do sun-foto-Fenton(SF), a
soluco de sulfato ferroso (1,75 mg-L™") e a solucéo de H,0, (25 mg-L™") conduziram a um
indice de crescimento de 0,88. Para o experimento do sun-foto-Fenton(FePA), a solucdo de
palha de aco (1,25 mg-L™") resultou em um indice de crescimento de 0,61 e a solugdo de H,O-
(25 mg-L™") apresentou ICR de 0,75. Portanto, a reducio na taxa de crescimento apds este
tratamento ndo pode ser atribuida apenas aos produtos formados na degradacao.

Estes resultados sdo corroborados com a literatura, Napoledo et al. (2018) encontraram
indices de crescimentos radiculares (ICR) menores para a solucdo tratada em relacdo a
solucéo inicial dos farmacos acido acetilsalicilico, diclofenaco, dipirona e paracetamol para as
trés especies de sementes estudadas (Americano Hard grain, Impatiens balsamina and
Celosia cristata). Enquanto Feliciano et al. (2020) observaram inibi¢cdo do crescimento de
espécies de Lactuca sativa (alface) e Eruca sativa (rdcula), quando submetidas aos compostos
de degradacéo do farmaco lamivudina tratado por foto-peroxidacao.

A Tabela 9 apresenta os dados das analises de toxicidade frente as bactérias

Escherichia coli e Salmonella enteritidis.
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Tabela 9 — Percentual de crescimento (Cresc(%)) das bactérias Escherichia coli e Salmonella
enteritidis em solugdo aquosa.

sun-foto-Fenton(SF) sun-foto-Fenton(FePA)
Amostras  Escherichiacoli ~ Salmonella enteritidis Escherichia coli Salmonella enteritidis
Médiat o  Cresc Médiato Cresc  Médiat o Cresc Médiat o  Cresc
(DOgoo) (%) (DOgoo) (%) (DOgoo) (%) (DOgoo) (%)

Controle  0,56+0,01 100,0 0,56+0,01  100,0  0,24+0,05 100,0  0,24+0,07 100,0
Antes*  0,21+0,02 38,5 0,185+0,001 31,0 0,21+0,01 87,7 0,20+0,06 84,3

Depois  0,007+0,003 1,3 0,002+0 0,3 -0,002+0,001 0 0,10+0,01 43,0

*Solucio de mistura de 10 mg-L ™ de cada farmaco. Solugdo sem ferro e sem peréxido de hidrogénio.
Fonte:Autora (2020).

Pela Tabela 9, observa-se que a solucdo do farmaco apresentou um crescimento
bacteriano inferior ao controle, indicando que o0s compostos sdo toxicos para estes
organismos. Resultado analogo foi identificado para a solucdo de ferro testada (com
crescimento de 39,8 e 38,7%, para a Escherichia coli e Salmonella enteritidis,
respectivamente).

Pode-se afirmar que apds os tratamentos, as solugcfes tornaram-se mais toxicas do que
a inicial, ou seja, indicando que os intermediérios formados ao longo do processo juntamente
com o residual de reagentes presentes ao final do tratamento afetaram negativamente o
crescimento das bactérias. Este comportamento em relacdo aos medicamentos meloxicam e
tenoxicam foi verificado por Jiménez et al. (2018) que avaliaram a toxicidade da degradacao
deste farmaco na agua de rios por radiacdo solar. Os autores descobriram que alguns
intermediarios eram comparaveis aos compostos iniciais e um intermediario do meloxicam
era cerca de duas vezes mais toxico para o protozoario Tetrahymena pyriformis. Hanamoto et
al. (2014) verificaram que a toxicidade do cetoprofeno (50 mg-L™) frente a bactéria Vibrio
fischeri aumentou imediatamente (cerca de 12 vezes) ap6s a exposicdo a radiacdo sunlight
(1600 W-m). Os autores constataram ainda que esta permaneceu alta ao longo de 300 min de
tratamento, indicando a existéncia de produtos toxicos e foto-estaveis do cetoprofeno.

Os resultados do teste de citotoxicidade frente aos moluscos Biomphalaria glabrata
estdo expostos na Figura 22. Para a solugéo tratada por sun-foto-Fenton(SF) durante 180 min,
todos os individuos morreram ap6s 24 h de exposicdo a esta solucdo, inviabilizando dessa

forma a realizacdo do teste com esse grupo.
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Figura 22 - AlteracOes analisadas nos hemdcitos de B. glabrata expostos as amostras controle negativo
(C-), solucdo de sulfato ferroso (Fel), solucdo de palha de aco (Fe2), solucao inicial (INI), sun-foto-
Fenton(FePA) (fF(FePA)): (a) Frequéncia de micronucleos; (b) Frequéncia de binucleagbes; (c)
Frequéncia de apoptose. Os asteriscos indicam resultados significativos em comparagdo com o
controle negativo * com confiabilidade de 95%.
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Fonte: Autora (2020).

Na Figura 22(a) observa-se a frequéncia de micronucleos encontrados nos hemdcitos
de moluscos adultos submetidos as solucGes estudadas, nota-se que para a solucdo inicial ndo
houve diferenca significativa em relacdo ao controle negativo. Assim como, a solucdo tratada
pelo sistema sun-foto-Fenton(FePA) por 180 min ndo causou aumento significativo de
microndcleos nos moluscos, nem binucleacdo e apoptose (morte celular). Entretanto, a
diferenca significativa, com confiabilidade de 95%, dos grupos das solucdes de ferro sugere
gue este composto é toxico para estes organismos. A incidéncia de células em apoptose
(Figura 22(c)), com diferenca significativa quando comparada com o grupo controle, com
confiabilidade de 99%, reforga esta afirmacao.

Os dados apresentados na Figura 22(b), em relacéo a presenca de células binucleadas,
sugerem o mesmo comportamento da frequéncia do micronicleo, entretanto, ndo houve
diferenca significativa entre 0s grupos experimentais e o grupo controle. Resultados
mostrados por Siqueira et al. (2020) e Lima et al. (2019) demonstram que moluscos da
espécie B. Glabrata sdo animais sensiveis para deteccdo de presencas de micronucleos,

binucleacdo e apoptose em células hemocitarias, quando expostas a agentes quimicos como
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lodo industrial e pesticidas, respectivamente. Teste de ecotoxicidade com hemdcitos (de
mexilhdes) foram realizados por Toufexi et al. (2016), o farmaco diclofenaco causou
mortalidade em mais de 50% das células expostas a concentragdes maiores que 100 ng.L™.
Por outro lado, quando a solucdo deste farmaco foi tratada por ultrassom houve uma
atenuacéo significativa da capacidade do diclofenaco induzir a morte celular. Estes resultados
foram diferentes dos encontrados na presente pesquisa, uma vez que aqui os farmacos
inicialmente, mesmo em concentracds maiores, ndo causaram morte celular (Figura 22(c)),
evidenciando a necessidade de estudos mais detalhados no que diz respeito a toxicidade.

A geragdo de compostos mais toxicos tem sido relatada na literatura e mostra que 0s
processos oxidativos avancados sdo uma alternativa, mas seu estudo deve ser acompanhado
de analises toxicologicas dos intermediarios e produtos formados. Neste trabalho, para os trés
niveis tréficos estudados, tem-se um indicativo da formacdo de compostos com maior
potencial toéxico, além disso verificou-se que os reagentes residuais, ferro e H,O;,
contribuiram para este resultado. Vale ressaltar que o sistema sun-foto-Fenton(FePA) em
relacdo ao sun-foto-Fenton(SF) apresentou menor toxicidade frente as sementes, levando em
consideracdo a interferéncia dos reagentes. Também apresentou melhor resultado para a
bactéria Salmonella enteritidis e para os moluscos. Conforme verificado pela cinética e
identificado pela analise de CLAE/EM, as moléculas originais do farmaco foram degradadas
em compostos de menor peso molecular, o que torna os POA viaveis para serem usados em
combinagdo com outros, como por exemplo, um pré-tratamento de um processo bioldgico,
desde que a toxicidade ndo interfira no processo. Apds a analise dos processos homogéneos,

passou-se a analise dos processos heterogéneos.
4.3 PROCESSOS HETEROGENEOS

Neste topico estdo apresentados os resultados da caracterizacao dos fotocatalisadores e
a utilizacdo destes nos processos de degradacdo dos farmacos sob radiacdo UV-C ou sunlight,
empregando peroxido de hidrogénio. Para o POA selecionado foi realizado um estudo
cinético, avaliacdo de toxicidade, avaliacdo da solucdo antes e apos degradacdo por CLAE-

UV/Vis e estudo do desempenho do relso do fotocatalisador.
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4.3.1 Avaliagéo preliminar dos processos heterogéneos

Inicialmente, os processos utilizando diferentes fotocatalisadores foram comparados,

para selecdo do que apresentou melhor desempenho.

4.3.1.1 Avaliacéo preliminar dos processos com TiO(rutilo) impregnado com ferro e cobre e

comparagdo com o processo de peroxidacao foto-assistida

Na anélise inicial, os farmacos cetoprofeno, tenoxicam e meloxicam, em solucéo
multicomponente, foram submetidos a degradacdo em reatores de bancada com lampada
sunlight (emissdo de fétons: UV-C — 7,9x10* W-cm?, UV-A/UV-B — 3,9x10° W-cm?,
visivel — 10,7 W-cm®) e UV-C (emissdo de fétons: 1,7x10° W-cm™) com a utilizagdo do
TiOy(rutilo) e do peroxido de hidrogénio. Os espectros das amostras antes (inicial) e ap6s 60

min de degradacdo, sdo mostrados nas Figuras 23(a) e (b).

Figura 23— Espectros dos processos de peroxidacao foto-assistida e fotocatalise sob as seguintes
radiacdes: (a) UV-C e (b) sunlight. Condicdes: Co = 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500 mg-L™;
[fotocatalisador] = 100 mg por 250 mL de solugéo; pH 5 e t=60 min.
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Na Figura 23(a) observa-se que a fotocatéalise heterogénea, sob radiacdo UV-C, é
menos eficiente no tempo de 60 min, quando comparada ao processo UV-C/H,0,. Por outro
lado, a fotocatalise heterogénea, sob radiacdo sunlight, apresentou resultados com maiores
degradacfes que o processo homogéneo (Figura 23(b)), para o tempo de 60 min. As taxas de

degradacéo dos sistemas com e sem radiacdo sdo mostradas na Tabela 10.

Tabela 10 - Degradacdo dos sistemas heterogéneos utilizando TiO,(rutilo) e da peroxidagédo foto-
assistida. Condicdes: C, = 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500 mg-L™; [fotocatalisador] = 100
mg por 250 mL de solucédo; pH 5 e t=60 min.

Degradacao (%)

Sistemas 260 nm 367 nm
UV-C/H,0, 76,7 99,8
UV-C/H,0,/TiO,(rutilo) 39,2 94,7
UV-C/H,0,/Cu|Fe-TiO,(rutilo) 37,3 87,5
UV-C/H,0,/Cu-TiOy(rutilo) 56,8 89,1
UV-C/H,0,/Fe-TiO,(rutilo) 61,6 95,6
sun/H,0O, sem degradacéo 74,1
sun/H,O,/ TiO,(rutilo) 55 74,9
sun/H,0,/Cu|Fe-TiOy(rutilo) 27,1 78,2
sun/H,O,/Cu-TiOy(rutilo) 32,1 76,7
sun/H,0O,/Fe-TiO,(rutilo) 46,5 93,2
H,O,/ TiO,(rutilo) sem remog&o 3,1
H,0,/Cu|Fe-TiO,(rutilo) sem remog&o 6,5
H,0,/Cu-TiO,(rutilo) sem remog&o 20,4
H,0,/Fe-TiO,(rutilo) sem remog&o 6,5

Fonte: Autora (2021).

Analisando os dados apresentados na Tabela 10 verifica-se que 0s experimentos na
auséncia de radiacdo ndo foram eficientes na degradacdo dos compostos estudados. A
diminuicdo da degradacdo do processo heterogéneo em relacdo ao UV-C/H,0, no presente
estudo pode ser atribuida & competicdo do fotocatalisador pelos fotons disponiveis. Assim, na
fotocatalise heterogénea ocorre uma diminui¢do no desempenho do perdxido de hidrogénio na
reacao, sendo este agente oxidante o principal responsavel pela geracdo de radicais hidroxilas
e, consequentemente, pela degradacéo dos farmacos nestes sistemas.

Resultados que corroboram com este estudo, mesmo o fotocatalisador sendo composto

majoritariamente pela fase anatase, foram obtidos por Janssens et al. (2019) que encontraram
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uma taxa de degradacgdo para o processo UV/H,0, de ordem de magnitude superior a obtida
para UV/TiO,, na degradacdo de farmacos anticancer. Somathilake et al. (2018), também
realizaram constatacdo semelhante ao obter uma taxa cinética para o processo UV/H,0, sete
vezes maior do que para o processo UV/TiO; para degradar o antiepilético carbamazepina em
amostras de agua potéavel. Kaur et al. (2021) observaram que ndo houve aumento notavel na
eficiéncia do processo de degradacdo do ciprofloxacino, quando comparado o TiO; e o Fe-
Ag-TiO, sob radiacdo UV.

Com base nestes resultados, o tratamento com radiacdo solar foi realizado (Figura
23(b) e Tabela 10). Os sistemas sun/H,0O, (sem degradacéo a 260 nm e 74,1% a 367 nm) e
sun/H,0,/TiO,(rutilo) (5,5% a 260 nm e 74,9% a 367 nm) mostraram resultados semelhantes,
indicando que o TiOy(rutilo) ndo atuou significativamente na degradacdo destes
medicamentos, nas condicdes estudadas, em 60 min. Portanto, provavelmente a queda
observada do pico em 367 nm deve-se principalmente a quebra de ligacdes diretamente por
radiac&o e radicais hidroxila formados pelo uso de perdxido de hidrogénio.

Na Figura 23(b), a reducdo dos picos pode ser observada com o uso de
fotocatalisadores impregnados (Fe-TiOy(rutilo), Cu-TiOy(rutilo) e Cu|Fe-TiOy(rutilo)). De
acordo com Ali et al. (2017) e Khaki et al. (2017), o TiO, requer o uso de radiagdo em
comprimento de onda inferior a 400 nm, o que explica seu baixo desempenho no espectro
solar. Quando impregnados com ions metalicos, esse desempenho melhora, pois, conforme
verificado por Bhardwaj e Pal (2020), em um processo fotocatalitico, estes ions sdo excitados
sob irradiacdo visivel, transferindo elétrons para a banda de conducdo, enquanto os gaps
positivos nos ions metalicos sdo usados para varias reagdes de oxidacdo. Além disso, a carga
superficial adicional fornecida pelos cations metélicos atrai um maior nimero de moléculas a
serem degradadas, dependendo da natureza da carga do composto adsorvido.

Como objetivo desta parte do trabalho foi a andlise do uso do TiO(rutilo) e o
desempenho da impregnacdo de metais, verificou-se que a inclusdo de fotocatalisadores sob
radiacdo UV-C ndo aumentou a atividade fotocatalitica, sendo o sistema UV-C/H,O, o que
apresentou maior degradacdo dos farmacos. Por outro lado, o melhor desempenho dos
sistemas heterogéneos, sob radiagdo sunlight, foi obtido pelo fotocatalisador Fe-TiOy(rutilo),
esse tipo de radiacdo é semelhante a radiacdo solar. Esta ultima é um tipo de radiagdo com
alta disponibilidade em grande parte da superficie continental da Terra, sobretudo em algumas
regibes como é o caso do Nordeste brasileiro (WORLD BANK GROUP, 2019). Os resultados
aqui obtidos, em relacdo a inser¢do de metais no TiO, frente ao tipo de radiagéo, corroboram

com os encontrados por Sinhmar et al. (2020) que compararam o TiO, com o Ni-TiO; e
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observaram uma diminuicdo de 73% na degradacdo do fenol, sob luz UV (365 nm). Os
autores verificaram ainda que houve um aumento de 33% na degradagéo, sob luz solar.

E importante observar também que o fato de ter sido obtida maior eficiéncia para o
fotocatalisador Fe-TiO,(rutilo) pode estar associado a lixiviacdo do ferro na amostra. Assim, a
solugdo apds o tratamento foi analisada em espectrémetro de absorcdo atémica, verificando-se
uma concentracdo de ferro abaixo de 0,3 mg-L™, que foi o limite de deteccdo do método
utilizado. Mesmo assim, pode-se afirmar que a maior parte do ferro continua impregnada no
TiO,, embora exista presenca deste metal em solugdo contribuindo para que houvesse de
forma concomitante a presenca do processo foto-Fenton.

Este resultado corrobora com o encontrado por Kaur et al. (2021), que com a
utilizacdo do fotocatalisador Fe-Ag-TiO; e do oxidante H,O, obtiveram 81,6% de degradacao
do ciprofloxacino, sob radiacdo solar. Segundo os autores a modificacdo do catalisador para
torné-lo ativo na luz visivel e a lixiviagdo do ferro, causando reagdes de foto-Fenton, exibiram
um efeito duplo aumentando a eficiéncia do sistema.

Para melhor avaliar esta questdo, foi realizado o experimento do sistema sun/ Fe-
TiOy(rutilo), sem a presenca de H,O,. Este mostrou degradagdo de 23,9% ¢ 56,4% para os A
de 260 e 367 nm, respectivamente, ap6s 60 min. Por outro lado, o sistema sun/TiOx(rutilo)
obteve degradagdes de 5,7% e 35,6% para os referidos A, respectivamente; indicando que de
fato ha uma contribuicdo fotocatalitica do Fe-TiOy(rutilo) no processo.

Diante dos resultados obtidos e constatando que o TiO,(rutilo) impregnado com ferro,
mostrou bons resultados, foi realizada analise do desempenho do TiO,(P25), composto

predominantemente pela fase anatase, nas mesmas condi¢des, para degradacao dos farmacos.

4.3.1.2 Avaliagdo preliminar dos processos com TiO,(P25) e TiO,(rutilo) impregnado com

ferro

Nestes experimentos, o TiO,(P25) foi impregnado utilizando o FeSO,4.7H,0 (Fe) e 0
Fe(NO3)3.9H,0 (Fe(3)) como fonte de ferro. Para efeito de comparacdo o TiOy(rutilo)
também foi impregnado por estes dois tipos de precursores do metal. As sinteses resultaram
em quatro variagOes de fotocatalisadores, sendo elas: Fe-TiO,(rutilo), Fe-TiO,(P25), Fe(3)-
TiOy(rutilo) e Fe(3)-TiO,(P25). Os dados da avaliacdo preliminar do processo heterogéneo
utilizando estes fotocatalisadores, no reator sunlight, estdo apresentados na Figura 24.

Para os experimentos heterogéneos no reator sunlight, em 260 nm (Figura 24(a)), o
sistema sun/H,O,/TiO,(P25) apresentou degradacdo de 61% enquanto o sistema

sun/H,0O,/TiO,(rutilo) alcangou apenas 27% de degradacgdo, em 120 min. No monitoramento
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realizado em 367 nm (Figura 24(b)), o sistema sun/H,O,/TiO,(P25) também apresentou maior
degradacédo (93%) em comparagdo com o sun/H,O,/TiOy(rutilo) (86%), em 120 min. Estes
resultados indicam que o TiO,(P25) tem maior atividade fotocatalitica. Os resultados
encontrados por Brienza et al. (2016) mostram que, de forma geral, o sistema com 0,7 mg-L™
de TiO2(P25) em suspensdo, em presenca de radiagdo solar (UV - 7.10° W-cm™), degradou

20% dos anti-inflamatdrios ndo-esteroides, em 270 min.

Figura 24 — Avaliacdo preliminar do processo heterogéneo, utilizando TiO,(P25) e TiO,(rutilo) — com
e sem impregnacé&o de ferro, no reator sunlight, para os comprimentos de onda de 260 nm (a) e 367
nm (b). Condices: Co=10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500 mg-L™; [Fotocatalisador]= 100 mg
por 250 mL de solugdo (= 1,75 mg de Fe) e pH 5.

100 : :
{1 O suw/H O/TiO,(rutilo)
%7 @ sun/H,0/Fe-TiO (rutilo) -
804 A sun/H,0,/Fe(3)-TiO,(rutilo) I
704 v sun/H,0,/TiO (P25)
S . *
é 604 O sun/H O /Fe-TiO (P25) R \V4
,% so] ¥ sun/H,0 /Fe(3)-TiO (P25) A
< J
[ O
'§ 40 *
B v
<3 304 o
20
1 6 o
10 ¥
] X o
ok § ® B
T T T T T T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120
; : (a)
empo (min)
100 2
90
_ 2 ¥ o
80
] v o
70 - ° A
2 604 *
\o\: 60 1 5 o
Q 504
S ] * O sun/H,0,/TiO (rutilo)
<
oS 401 o B ® sun/H O /Fe-TiO (rutilo)
& 30- v A sun/H,0,fFe(3)-TiO (rutilo)
FO B
0l X v sun/H,0/TiO,(P25)
ol S O sun/H 0 /Fe-TiO (P25)
0_‘ - X sun/H 0, /Fe(3)-TiO,(P25)
T T T T T T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120
tempo (min) (b)

Fonte: Autora (2021).
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A adsor¢cdo média dos farmacos (realizada sob auséncia de uma fonte luminosa) no
TiO,(P25) apds 30 min foi de aproximadamente 3,0 e 2,7% para 0s compostos que absorvem
nos A de 260 e 367 nm, respectivamente. Resultado semelhante ao encontrado ao fazer uso de
TiOy(rutilo). Desse modo, pode ser evidenciado que a contribuicdo do processo adsortivo é
muito pequena, podendo ser negligenciada.

Também pode ser observado, na Figura 24, uma degradacdo mais acentuada com a
utilizacdo dos fotocatalisadores impregnados com ferro, tanto para o TiO,(P25), quanto para o
TiOy(rutilo). A impregnacdo com nitrato férrico no TiO,(P25) proporcionou maior incremento
no potencial fotocatalitico, quando comparado aquela realizada com o sulfato ferroso, em
relagdo ao A 260 nm. Para o TiOy(rutilo), a impregnacdo com sulfato ferroso teve melhor
desempenho. Isto indica que a atividade fotocatalitica depende tanto do ion metalico quanto
do semicondutor, concordando com os resultados obtidos por Tayade et al. (2006) e Bhardwaj
e Pal (2020), que afirmam que varias propriedades fisico-quimicas do fotocatalisador podem
ser ajustadas impregnando ou dopando com compostos diferentes.

A maioria dos trabalhos encontrados na literatura utiliza o nitrato férrico para
impregnacdo ou dopagem do fotocatalisador, como pode ser observado nos estudos de Zaid et
al. (2016) e Castaneda-Juarez et al. (2019). Estes autores também afirmam que o Fe®*" age
como um receptor de elétrons e lacunas proporcionando uma melhor separacgdo entre eles, em
comparagdo com o TiO, apenas.

Observou-se ainda que apés 120 min os sistemas sun/H,O./Fe-TiO,(rutilo) e
sun/H,0,/Fe(3)-TiO,(P25) apresentaram degradacdes semelhantes, em torno de 85%, para 0s
A avaliados. Portanto, apesar da fase anatase apresentar maior atividade fotocatalitica em
relacdo a fase rutilo, o fotocatalisador Fe-TiO,(rutilo) obteve desempenho semelhante ao do
Fe(3)-TiO,(P25), nas condigcdes submetidas neste trabalho. Fontana et al. (2018) ao estudar a
oxidacdo do arsénico em agua ndo obtiveram diferenca de eficiéncia em relacdo as formas
anatase e rutilo. E importante ressaltar que o TiO(rutilo) e o sulfato ferroso, precursor do ion
Fe?* (0,76 A) possuem menor custo, quando comparado ao TiO,(P25) e ao nitrato férrico,
fazendo com que a escolha pelo Fe-TiO,(rutilo) seja mais vantajosa.

No item seguinte sdo discutidas as caracteriza¢fes dos fotocatalisadores constituidos
do TiOy(rutilo), sem e com impregnacdo dos metais ferro e cobre e dos fotocatalisadores
TiO,(P25) e Fe(3)-TiO,(P25), por este Gltimo apresentar o melhor desempenho dentre 0s
constituidos pelo TiO,(P25).
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4.3.2 Caracterizacao dos fotocatalisadores

No item 4.3.2.1 estdo apresentados os resultados das analises de microscopia
eletronica de varredura (MEV), espectroscopia de infravermelho por transformada de Fourier
(FTIR), difracdo de raio X (DRX) e absorcdo atbmica dos fotocatalisadores constituidos de
TiOy(rutilo). No item 4.3.2.2 estdo expostos os resultados das analises de MEV, FTIR, DRX
dos fotocatalisadores TiO»(P25) e do Fe(3)-TiO,(P25) e os resultados da analise de FRX.

4.3.2.1 Caracterizacdo do TiO(rutilo) impregnado com ferro e cobre

Para analisar as morfologias da superficie do suporte antes e apds a imobilizacdo do
TiO,(rutilo) e TiOy(rutilo) impregnado com os metais cobre e ferro, foi utilizada a técnica de
microscopia eletrénica de varredura (MEV). A morfologia dos materiais € mostrada na Figura
25.

Figura 25 - Microscopia eletronica de varredura: (a) suporte de poliestireno, (b) impregnado com
TiO(rutilo), (c) C 'zgrilo, (d) Fe-TiO(rutilo) e (e) Cu | Fe-TiOy(rutilo). mrio. = 100 mg.
- e . £y , 4 { f s

LDN-UFPE

LDN-UFFE

Fonte: Autora (2021).
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Na Figura 25, observa-se uma modificacdo morfoldgica da superficie, que indica a
imobilizacdo dos fotocatalisadores, distribuidos em forma de camada (Figuras 25(b) a 25(e))
na superficie do suporte de poliestireno (Figura 25(a)). Segundo Tayade et al. (2006), Zaid et
al. (2016) e Ochoa Rodriguez et al. (2019) a adicao dos metais ao fotocatalisador, por meio
do processo de impregnagdo Umida, ndo altera a morfologia das particulas de TiO,. Apesar
disso, h& uma diferenga no aspecto da imobilizacdo das particulas de TiO, no polimero, a
depender do metal impregnado, sugerindo influéncia destas particulas metalicas na
aglomeracéo das particulas de didxido de titdnio. A Figura 26(a) mostra os espectros obtidos
na analise da espectroscopia no infravermelho por transformada de Fourier. A Figura 26(b)
mostra os difratogramas de raios-X dos materiais fotocataliticos. Este tipo de analise é usado

para investigar o tipo de cristalinidade do material.

Figura 26 - (a) Espectros de FTIR do suporte de poliestireno (SP), do suporte com TiO; e TiO,
impregnado com metais. Sendo: (1) Aromatico-H, (2) -CH/-CH,, (3) C=C, (4) tor¢do —CH,, (5)
deformagdo —CHy, (6) aromatico monossubstituido, (7) O-Ti-O. (b) Espectros de DRX de

fotocatalisadores Tloz(rutllo) Fe-TiO,(rutilo), Cu-TiOy(rutilo) e Cu | Fe-TiO(rutilo).
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Fonte: Autora (2021).

Pode-se observar na Figura 26(a) que o espectro do suporte apresentou picos das
ligagBes presentes na molécula de poliestireno (picos de 1 a 6), conforme Solomons e Fryhle
(2012) e Velasquez et al. (2012). Pode-se observar também que o TiO,(rutilo) foi imobilizado
na superficie do suporte, sendo possivel observar bandas de absorcdo tipicas, como a
observada em torno de 700-500 cm™ em relacdo a ligagdo O-Ti-O (ALI et al. 2017;
ESHAGHI; MORADI, 2018).

Os espectros dos suportes impregnados com os fotocatalisadores, além dos picos
referentes ao TiO,, também apresentaram picos caracteristicos do poliestireno, mesmo em

menor intensidade, indicando que pode haver pequenas areas do material ndo recobertas pelo
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fotocatalisador.

Na anélise da Figura 26(b), ndo foram observadas alteracBes significativas nos
difratogramas, indicando que a impregnacdo realizada a uma temperatura de 400°C néo
influenciou significativamente a cristalinidade do catalisador, o que era esperado visto que a
fase cristalina principal detectada no TiO, utilizado foi a rutilo. N&o foi possivel visualizar
picos caracteristicos dos metais, isto pode ter ocorrido porque as particulas metélicas estavam
em uma concentracdo baixa, estando dispersas na superficie do TiO,, como também
evidenciado por Varadharajan et al. (2016) e Zaid et al. (2016).

A andlise da quantidade de metal incorporado ao TiO,(rutilo) foi realizada por meio da
digestdo &cida e quantificagdo em espectrofotometro de absor¢do atémica por chama.
Verificou-se que a quantidade real de metal impregnado com cobre (0,67% em peso) foi
maior do que com ferro (0,45% em peso). Isto pode estar relacionado ao fato do Cu®* ter um
raio menor (0,69 A) em relacdo ao fon Fe** (0,76 A), facilitando assim sua impregnacéo na
superficie do TiO,. A impregnacdo com dois metais simultaneamente, diminuiu o rendimento
em relacdo a ambos os ions, com Cu (0,28% em peso) e Fe (0,14% em peso). Enquanto a
razdo pratica/tedrica foi 63% (0,45/0,71) para o ferro, na impregnacéo individual, conseguiu-
se apenas 40% (0,14/0,35) na co-impregnacdo. Resultado semelhante observou-se para o
cobre, cujo rendimento passou de 84% (0,67/0,80) para 70% (0,28/0,40).

4.3.2.2 Caracterizacdo do TiO,(P25) impregnado com ferro

As analises de caracterizacao deste item foram realizadas para o tipo de TiO2(P25) que
apresentou melhor performance nos estudos anteriores. Para analise das morfologias das
superficies utilizou-se a técnica de microscopia eletrnica de varredura (MEV). A morfologia
dos materiais é mostrada na Figura 27.

Figura 27 — Microscopia eletronica de varredura: (a) TiO,(P25), aumento de 5000 x, escala 20
um (b) Fe(3)-TiO,(P25), aumento de 1300 x, escala 50 um. Massario, =100 mg.

R N ’

-~ |mag HV det [spot WD  dwell| HFW
1300 x 30.00 kV.BSED! 5.5 11.4 mm 10 ps 197 ym

Fonte: Autora (2021).
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Comparando a Figura 27 com a Figura 25(a) (item 4.3.2.1) constata-se uma modificagéo
morfolégica da superficie, que indica a imobilizacdo dos fotocatalisadores (Figuras de 27(a) e
27(b)) na superficie do suporte de poliestireno. Apos a constatacdo do recobrimento do
suporte pelas imagens dos materiais via MEV, passou-se a analise dos espectros obtidos por

espectroscopia no infravermelho por transformada de Fourier (Figura 28).

Figura 28 — Espectros de FTIR do TiO,(P25) e Fe(3)-TiO,(P25) imobilizado no suporte.
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Fonte: Autora (2021).

Na Figura 28 pode-se constatar que o TiO,(P25) foi imobilizado na superficie do
suporte, sendo possivel observar bandas de absorcdo tipicas, como a observada em torno de
700-500 cm™ referente a ligagdo O-Ti—O. As bandas caracteristicas do poliestireno ndo
aparecem nos espectros dos fotocatalisadores imobilizados no suporte. Isto indica que o
fotocatalisador foi bem distribuido sobre a superficie.

Na Figura 29 estdo apresentados os padrdes de DRX do TiO,(P25), antes e apds a
impregnacdo com ferro. Observa-se picos correspondentes a fase anatase (A) e a fase rutilo
(R), de acordo com cartas cristalograficas 21-1272 e 21-1276 da International Centre for
Diffraction Data, sendo aqueles referentes a fase anatase de maior intensidade. Foram
observados 0s mesmos padrdes, antes e ap0s a impregnacdo com o ferro, confirmando que a
temperatura de 400°C néo é suficiente para a transformacdo da fase anatase em rutilo. Deste
modo, pode-se afirmar ainda que a boa resolucéo de todos os padrdes indica que a estrutura
cristalina ndo sofreu distor¢bes pela presenca de ferro. Esse resultado é coerente, uma vez
que, no método de impregnacdo umida, os atomos de ferro ndo ocupam um local na estrutura
substituindo o titanio, mas permanecem como especies segregadas dispersas na superficie do
TiO,, segundo Ochoa Rodriguez et al. (2019).
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Figura 29 — Espectros de DRX dos fotocatalisadores TiO,(P25) e Fe(3)-TiO,(P25).
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Fonte: Autora (2021).

Né&o foi possivel visualizar picos caracteristicos atribuidos ao metal, concordando com
os resultados obtidos por Tayade et al. (2006), Zaid, Kait e Mutalib (2016) e Ochoa
Rodriguez et al. (2019). Segundo este ultimo grupo de autores a auséncia de picos referentes a
uma fase de ferro cristalino, como Fe,;O3; ou Fe,TiOs, implica que, se esses 0xidos estiverem
presentes, encontram-se em uma fase amorfa ou sdo espécies de tamanho menor que o
detectavel pela técnica analitica.

Na Tabela 11 estdo apresentados os percentuais dos compostos presentes nos
fotocatalisadores determinados pela analise de FRX. Nela estdo contidos os dados para o
Fe(3)-TiO,(P25), como também para o Fe-TiO(rutilo).

Analisando a Tabela 11, constata-se a presenca de éxido de ferro nos fotocatalisadores.
A quantidade de ferro presente nos éxidos detectados corresponde a 0,58% e 0,54% do peso
total presente nas amostras, para Fe-TiOy(rutilo) e Fe(3)-TiO,(P25), respectivamente. Estes
valores indicam um percentual menor que o teérico (0,71% em peso) para 0s dois

fotocatalisadores.
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Tabela 11 — Percentual dos compostos (peso%) pela anélise de FRX para os fotocatalisadores Fe-
TiO,(rutilo) e Fe(3)-TiO,(P25).

Compostos Fe-TiOy(rutilo) Fe(3)-TiO,(P25)
Na,O ND 0,05
MgO 0,02 ND
Al,O;, 0,03 3,37
SiO, 0,04 0,79
P,0s 0,04 0,15

SO; 0,13 0,94
Cl 0,06 ND
K0 ND 0,02
TiO;, 98,84 93,56
Fe,03 0,83 0,77
ZnO TR 0,15
Zr0, TR 0,08
Nb,Os ND 0,09

ND: ndo detectado e TR: traco.
Fonte: Autora (2021).

A quantidade de metal incorporada ao TiO,, encontrada através da digestdo acida e
analise no espectrémetro de absorcdo atbmica em chama, foi de 0,45% para o Fe-TiO,(rutilo),
valor que corresponde a 78% ao encontrado pela andlise de FRX. Deste modo e como
constatado no item 4.3.1, o Fe-TiO,(rutilo) apresentou uma boa performance quando
comparado aos demais fotocatalisadores estudados neste trabalho. Portanto, para o sistema
sun/H,0,/Fe-TiO,(rutilo) foi realizado um estudo de cinética, toxicidade e reuso.

4.3.3 Estudo cinético do sistema heterogéneo

A Figura 30 mostra 0 monitoramento da cinética de degradacdo do farmaco pelo
sistema sun/H,O,/Fe-TiO,(rutilo) obtido por espectrofotometria UV/Vis. Nesta figura, é
possivel verificar os ajustes dos dados experimentais aos modelos cinéticos de pseudo-
primeira ordem, Chan e Chu (2003) e Nichela et al. (2010).
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Figura 30 - Cinética de degradacdo dos farmacos no sistema sun/H,O,/Fe-TiO,(rutilo) e o ajuste
cinético para A (a) 260 nm e (b) 367 nm. Condicdes: C, = 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500
mg-L™; [fotocatalisador] = 100 mg por 250 mL de solucdo e pH 5.
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Fonte: Autora (2021).

Como pode ser visto na Figura 30, a queda da concentracdo dos farmacos mostrou-se
lenta nos primeiros minutos do processo. Este comportamento pode ser atribuido a formacéo
de produtos intermediarios associados & adi¢do do oxidante. Apos este periodo (30 min com
radiacdo), ocorreu uma queda mais pronunciada, chegando a 92% de degradacdo apds 180
min, em relacdo a A 260 nm (Figura 30(a)). A curva cinética para A 367 nm (Figura 30(b))
mostrou uma degradacdo mais rapida, pois as ligacdes presentes nestes compostos sdo mais
faceis de serem quebradas. A estabilizacdo ocorreu a partir de 60 min e ap6s 120 min de
tratamento atingiu 96% de reducdo. Na Figura 31 estdo apresentados os residuos deixados

pelo ajuste dos dados experimentais aos modelos.
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Figura 31 — Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais aos modelos para o sistema

sun/H,0,/Fe-TiO,(rutilo) em (a) A 260 nm e (b) 367 nm.
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Fonte: Autora (2021).

Na Figura 31, os baixos valores dos residuos deixados pelo ajuste ao modelo proposto

por Nichela et al. (2010), indicam um melhor ajuste dos dados experimentais a este modelo

em comparacdo aos outros modelos utilizados, segundo Barros Neto, Scarminio e Bruns

(2010). Os parametros dos modelos sdo mostrados na Tabela 12.

Na Tabela 12, vale ressaltar que no modelo proposto por Nichela et al. (2010), o

parametro a (min™) que representa a taxa aparente inicial foi negativo para A de 260 nm. Este

caso esta relacionado ao ligeiro aumento da curva cinética nos minutos iniciais, que, como ja

discutido, pode ser atribuido a formacdo de intermediérios que absorvem neste comprimento

de onda. A aparente taxa inicial para A de 367 nm foi positiva, acompanhada pela queda

cinética dos dados experimentais. Neste caso, 0 tempo necessario para atingir a metade da

concentracéo inicial b (min) foi a metade do observado em 260 nm, com uma inclinagdo
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média maior durante a fase rapida (C). Assim, o valor residual final (D) para o A de 367 nm

foi previsto com maior preciséo.

Tabela 12 — Parametros dos modelos utilizados para ajuste da cinética de degradacao, modelos de
pseudo-primeira ordem, de Chan e Chu (2003) e Nichela et al. (2010).

Modelos Paréametros 260 nm 367 nm
Kap (min™) 0,010+0,002 0,026+0,004
Pseudo-primeira Sg2 0,112 0,086
ordem 0,935
R? 0,914
1/p (min'l) 0,007+0,002 0,031+0,009
Chan e Chu
/5 (adm) 4+4 1,3+0,2
(2003) X
Sg 0,066 0,113
, 0,901
R 0,942
a(min™) -0,006+0,009 0,010+0,003
b(min) 58+15 28,4415
Nichela et
C 1,9+0,6 9,2+51
al. (2010)
D -0,14+0,27 0,06+0,01
Sy’ 0,011 0,004
R? 0,986 0,995

Fonte: Autora (2021).

Sabe-se que, no sistema em estudo, varios processos ocorrem ao mesmo tempo, ou
seja, ocorre a fotdlise direta, na qual os compostos sdo degradados diretamente pela radiacéo;
a peroxidacdo foto-assistida pela presenca de H,0, e a fotocatélise heterogénea que ocorre na
superficie do TiO..

Aliado a isso, a insercdo de ferro por impregnacdo nas superficies de TiO, aumentou
sua atividade fotocatalitica, devido a melhor separacdo de cargas na interface metal-
semicondutor e a maior absor¢do de luz visivel. Deve-se considerar também que o metal
interagiu com o H,0O, disponivel no sistema levando a uma reacdo de Fenton irradiado
(processo foto-Fenton). Este fato pode ser confirmado pelo melhor ajuste dos dados
experimentais ao modelo proposto por Nichela et al. (2010), que prevé diferentes
comportamentos considerando as etapas lentas e rapidas. Estas reagcbes podem ocorrer na
superficie do fotocatalisador e no meio da solucdo, devido a lixiviagdo do metal. Apos o

estudo cinético, as amostras iniciais e finais do tratamento foram analisadas por CLAE-
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UV/Vis.
4.3.4 Anédlise do processo heterogéneo por cromatografia liquida de alta eficiéncia

Os cromatogramas da solucdo inicial e da solugdo tratada durante 180 min com o
sistema sun/H,O,/Fe-TiO,(rutilo) estdo apresentados na Figura 32. Observa-se que 0 pico
correspondente ao cetoprofeno (6,7 min) desapareceu apds 180 min (Figura 32(b)), porém
outros picos permaneceram, mas com uma intensidade reduzida, indicando compostos
remanescentes apos o tratamento. Outros compostos podem ser formados, mas absorvem em
diferentes comprimentos de onda. Como visto no estudo realizado por Martinez et al. (2013)
que mostrou que o cetoprofeno foi completamente degradado em aproximadamente 15 min
pelo TiO; sob radiacdo UV-A/Vis, porém, originando outros compostos.

Figura 32 — Cromatogramas das solu¢des dos farmacos: (a) inicial monitorada em 230 nm e (c) em
355 nm; (b) solugdes tratadas durante 180 min, monitoradas em 230 nm e (d) em 355 nm.
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Fonte: Autora (2021).
Os picos referentes aos farmacos tenoxicam (4,3 min) e meloxicam (7,3 min), em 355
nm, ndo sdo observados ao final do tratamento (Figura 32(d)). Além disso, ndo foram
formados compostos que absorvessem nos comprimentos de onda monitorados. Contudo, €é

possivel que intermediarios que absorvem em outros A estejam presentes ap6s 180 min de
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tratamento pelo processo sun/H,O,/Fe-TiO,(rutilo). Por esta razdo, é importante a anélise da

toxicidade da solucéo tratada.
4.3.5 Toxicidade do processo heterogéneo

Com o objetivo de avaliar a eficiéncia dos POA utilizados em termos de toxicidade,
uma vez que intermedidrios podem se formar durante o tratamento, foi avaliado o efeito
toxico causado em diferentes sementes. Na Tabela 13, sdo apresentados os dados relativos a

analise de toxicidade para agrido, tomilho e alface.

Tabela 13 - Valores médios do comprimento da radicula e indice de crescimento relativo (ICR)
avaliado nos testes de toxicidade.

Sementes Agrido Tomilho Alface
(Lepidium sativum) (Thymus vulgaris) (Lactuca sativa)
Comprimento Comprimento Comprimento
Amostras médio radicular ICR  médio radicular ICR  médio radicular  ICR
+ 6 (cm) + 6 (cm) + o (cm)
Controle 38+04 - 3101 - 43+0,3 -
negativo
H,0, 35+0,3 0,93 34+0,1 1,09 39+0,1 0,90
(25 mg-L™)
Fe (1 mgL™?) 29+0,1 0,77 280,22 0,92 44+0,2 1,00
Solucdo inicial
+ + +
(30 mg-L) 3,1+0,3 0,83 29+0,1 0,96 41+0,2 0,93
Solucéo apds 38+0,2 1,01 1,0+0,.2 0,34 3,6+0,2 0,83
180 min de
tratamento

Fonte: Autora (2021).

Na Tabela 13, observa-se que a solucdo inicial ndo inibiu o crescimento da radicula
para as sementes. A solugéo tratada pelo sistema sun/H,O,/Fe-TiO,(rutilo) ndo teve efeito
significativo no crescimento radicular das sementes estudadas, segundo Young et al. (2012),
visto que o indice de crescimento relativo (ICR) apresentou valores entre 0,8 e 1,2, exceto
para o tomilho. Para a analise dos reagentes, foram avaliados o H,O, (25 mg-L™), que no
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influenciou o crescimento da radicula, e uma solucéo de ferro (1 mg-L™) que apresentou uma
ligeira inibicdo para sementes de agriéo.

Em relacdo a semente de tomilho, uma semente pouco utilizada em testes de
toxicidade, a solucdo inicial ndo afetou o crescimento da radicula. Porém, observou-se que
apos 180 min de tratamento o impacto no crescimento foi alto, indicando que os compostos
formados séo potencialmente toxicos para esta semente. O resultado do teste de germinacao
das sementes € um parametro que depende da espécie de semente utilizada, pois as espécies
apresentam diferentes sensibilidades ao contaminante, segundo Luo et al. (2018). O que
corrobora com o resultado apresentado acima, visto que a semente de tomilho apresentou
maior sensibilidade aos compostos formados durante o tratamento.

Uma vez realizada a analise da solucdo tratada, passou-se a analise do
reaproveitamento do fotocatalisador durante ciclos consecutivos, quando empregado no

processo de degradacdo estudado.
4.3.6 Reutilizacdo do fotocatalisador

Além de eliminar a etapa de separacdo do fotocatalisador utilizado para tratar o
efluente ao final do processo, a aplicacdo do fotocatalisador suportado facilita seu
reaproveitamento no processo. Para avaliar se o Fe-TiO,(rutilo) é capaz de manter a atividade
fotocatalitica por varios ciclos, foi realizado o teste de reutilizacdo, cujos resultados sdo
mostrados na Tabela 14.

Tabela 14 - Reutilizagdo de Fe-TiO, suportado em filmes de poliestireno. Sistema sun/H,0,/Fe-TiO,.
Condicdes: Co= 10 mg-L™ de cada farmaco; [H,0,] = 500 mg-L™; [fotocatalisador] = 100 mg
para 250 mL de solugdo ([Fe] = 1,75 mg) e pH 5.

Degradagéo (%0)

Ciclo 260 nm 367 nm
1 91,9 96,4
2 89,4 95,6
3 90,6 96,5
4 83,9 96,8
5 82,8 97,4

Fonte: Autora (2021).

Observa-se na Tabela 14 que apds 5 ciclos houve uma reducdo de aproximadamente
9% na porcentagem de degradagdo para o comprimento de onda de 260 nm, enquanto para A

de 367 nm ndo houve diferenca na porcentagem de degradagédo. O fotocatalisador apresentou
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altas taxas de degradacdo para a mistura dos farmacos estudados apds os cinco ciclos de
tratamento de 180 min. Evgenidou et al. (2021) testeram a atividade fotocatalitica do Cu-TiO,
(0,8 % de Cu, em peso) na degradagdo da mistura de 8 antibiéticos (1 mg-L™ de cada famaco)
empregando um simulador solar (lampada de xenénio, 500 W-m, 300-800 nm). Apds trés
ciclos ndo foi observada redugdo na eficiéncia do fotocatalisador. As caracterizagdes apos 0
quinto ciclo sdo mostradas nas Figuras 33(a) a (d).

Figura 33 - MEV para o Fe-TiO,(rutilo) suportado em filmes de poliestireno (a) antes do processo, (b)
apos 5 ciclos do sistema sun/H,O./Fe-TiO,(rutilo), (c) espectros de FTIR antes e apds 5 ciclos e (d)
anélise de espectroscopia dispersiva de energia (EDS) apds 5 ciclos.

@ p IS

1. 888 18 mm

antes

depois

Transmiténcia (%)

T T T T T
4000 3500 3000 2500 2000 1500 1000 500

o (c)

Fonte: Autora (2021).

A estabilidade do fotocatalisador no material de suporte é um parametro importante

em sua aplicacéo no tratamento de contaminantes. Embora neste estudo tenha sido observada
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uma perda média de 4% de massa entre cada ciclo, a superficie do filme de poliestireno
permaneceu recoberta pelo Fe-TiO,(rutilo), conforme visto na Figura 33(b). O espectro de Fe-
TiOy(rutilo) suportado, apds cinco ciclos de reacdo, assemelha-se ao espectro inicial (Figura
33(c)), confirmando que nao ocorreu nenhuma mudanga significativa na estrutura quimica do
fotocatalisador. Esta perda de massa pode estar associada a dois fatores: ma adesdo do
fotocatalisador em algumas regiGes do poliestireno ou na sobreposicdo de camadas e
dissolucdo do fotocatalisador ao longo dos experimentos, visto que o uso da agitacdo pode
levar ao desprendimento de regides onde ndo houve adesdo completa do material usado.

A Figura 33(d) mostra que, apds cinco ciclos, a composicdo do fotocatalisador
manteve-se semelhante a obtida antes do uso no POA, sendo predominantemente composto
por TiO,. A presenca de ferro é observada em um pequeno pico do espectro, concordando
com os resultados observados por Khan et al. (2013) e Shi et al. (2019) para pequenas
quantidades de metais inseridos. Vale ressaltar também que o pico mais intenso observado
nesta figura refere-se ao elemento C, presente no grafite utilizado para realizar a analise
MEV-EDS.

Considerando todo o estudo apresentado acima, o sistema heterogéneo apresentou
resultados satisfatorios na degradacdo dos farmacos aqui estudados. Comparando-o com 0s
sistemas homogéneos, observa-se que, 0s sistemas sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-Fenton
(FePA) apresentaram uma cinética de degradacdo mais rapida, monitorada por
espectrofotometria UV/Vis. No proximo item estdo descritos os resultados obtidos para estes

dois sistemas no tratamento de um efluente sintético.
4.4 EFLUENTE SINTETICO

Para avaliar a influéncia de um meio contendo altas concentragdes salinas e outros
compostos organicos que podem coexistir com os farmacos, experimentos foram realizados
com efluente sintético, aplicando condi¢des intermediarias entre uma solucdo aquosa e um
efluente real. Foi realizada uma varredura espectral, e ndo ocorreu deslocamento dos

comprimentos de ondas avaliados (APENDICE C).
4.4.1 Estudo da concentragédo do H,0O, para a degradacéo do efluente sintético

Para estudar se os compostos adicionados a solugdo para constituir o efluente sintético
iria requerer mais oxidante para degradagdo dos farmacos foi avaliada a influéncia da variacéo

do H,0,. Para tal, foi escolhida a concentracao trabalhada para a solugdo aquosa, para o sun-
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foto-Fenton (SF) (400 mg-L™) e concentracdes superiores (500 e 600 mg-L™) e para o sun-
foto-Fenton (FePA) (300 mg-L™) e concentragdes superiores (400 e 500 mg-L™). As

eficiéncias obtidas para cada sistema estudado encontram-se na Figura 34.

Figura 34 - Estudo da influéncia da concentracéo de H,O, - efluente sintético. Condicdes: C,=10
mg-L " de cada farmaco; t=120 min; pH 3-4; [Fe*"] = 1,75 mg-L™ (sun-foto-Fenton (SF)); [Fe*] =
1,25 mg-L™ (sun-foto-Fenton (FePA)).
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Fonte: Autora (2021).

Pela analise da Figura 34, observa-se que para o A de 367 nm a eficiéncia manteve-se
constante, em todas as concentracdes de perdxido de hidrogénio avaliadas, para ambos 0s
processos. Para o A de 260 nm, também n&o foi observada elevacéo da eficiéncia quando a
concentracdo do oxidante foi aumentada. Por este motivo, as concentracdes menores foram as
selecionadas para os estudos posteriores. Uma vez que, segundo Wang et al. (2017),
concentraces em excesso do oxidante, além de causar inibicdo da eficiéncia do tratamento,
pode causar um impacto na ecologia microbiana do meio receptor e/ou também interferir no
desempenho de um tratamento bioldgico subsequente. Os resultados aqui obtidos sugerem
que a concentracdo do oxidante utilizada ndo ¢ a limitante da reacdo em solucdo aquosa, ou
seja, existia H,O, suficiente para a degradacdo de mais matéria organica, como a encontrada
no efluente sintético.

Este resultado corrobora com o encontrado por Perini et al. (2017) que utilizaram o
processo foto-Fenton para a degradacéo dos farmacos ciprofloxacino e fluoxetina em efluente
hospitalar, tratado primeiramente por processo anaerobio. Mesmo dobrando a quantidade de

oxidante, com a adi¢do de mais H,O, ap6s 40 min de reacdo, ndo ocorreu aumento na
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degradacdo. Este comportamento foi atribuido a presenca de compostos recalcitrantes no

efluente.

4.4.2 Estudo cinético para a degradacao do efluente sintético

A cinética de degradacao do efluente sintético foi monitorada por espectrofotometria
de UV/Vis e concentragdo da DQO. Os resultados e ajustes aos modelos séo apresentados e
discutidos a seguir. Os resultados obtidos para os sistemas sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-
Fenton (FePA) podem ser verificados na Figura 35.

Pela Figura 35(a) e (b) observa-se que as curvas, para o A de 260 nm, mostram um
periodo de indugdo de reacdo lenta, assim como observado para a cinética com os farmacos
em solucdo aquosa. Ainda analisando a Figura 35, percebe-se que a fase inicial lenta é maior e
perceptivel nos primeiros 60 min dos sistemas. Apos este periodo, um decaimento acentuado
é observado, seguido da estabilizacdo para um valor residual, o que indica presenca de
compostos remanescentes que absorvem neste comprimento de onda.

A curva cinética para o A de 367 nm (Figura 35(c) e (d)) apresentou um rapido
decaimento nos primeiros 90 min e estabilizou apds este periodo, sendo o valor C/C, final
proximo a zero. O modelo proposto por Nichela et al. (2010) foi o que melhor representou o0s
dados de degradacdo dos farmacos em efluente sintético, ou seja, 0 comportamento foi
semelhante a degradacdo em solucao aquosa.

Pela Figura 35(e) e (f) observa-se que, ap6s 270 min, as demandas quimicas de
oxigénio foram reduzidas em 89%, para ambos 0s sistemas. Este percentual foi abaixo do
encontrado para a degradacdo dos farmacos sem a adicdo dos compostos constituintes do
efluente sintético. O efluente aqui simulado contém cloretos, sulfatos, fostatos, carbono
organico (glicose e sacarose) e inorganico (carbonato).

A presenca destas espécies reduziu a eficiéncia, por causa do consumo dos radicais
hidroxila. Algumas destas reacGes podem ser observadas nas Equacdes de 33 a 36 (MIRZAEI
etal., 2017)).

€03~ ++ OH > OH™ + CO3 (33)
Cl™ ++ OH & CIOH" <o Cl+ OH" (34)
Fe?t + ClI~ - FeCl* (35)

FeCl™ + CI~ - FeCl? (36)
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Figura 35 - Cinética de degradacédo dos farmacos, em efluente sintético, e ajuste ao modelo cinético
para o sistema sun-foto-Fenton (SF) para os A (a) 260 nm, (c) 367 nm e (e) analise da demanda
guimica de oxigénio (DQO), e para e o sistema sun-foto-Fenton (FePA) para os A (b) 260 nm, (d) 367
nm e (f) analise da demanda quimica de oxigénio (DQO). Condicdes: Co=10 mg-L ™" de cada farmaco.
sun-foto-Fenton (SF) ([H,0,] = 400 mg-L™, [Fe]=1,75 mg-L™ e pH=3. sun-foto-Fenton (FePA)
([H.0,] =300 mg-L™, [Fe] = 1,25 mg-L™ e pH=2.5.
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Fonte: Autora (2021).

Ainda sobre a influéncia dos cloretos, ao reagir com o Fe** sob radiacéo, eles podem
produzir radicais organicos e radicais cloretos, que s80 menos reativos que os radicais

hidroxilas. Para verificar o bom ajuste ou ndo a um modelo, a distribuicdo dos residuos
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deixado por ele deve ser analisada. A Figura 36 apresenta os residuos deixados pelo ajuste dos

dados experimentais aos modelos.

Figura 36 — Distribuicdo dos residuos do ajuste dos dados experimentais da degradacdo em efluente
sintético aos modelos, pelo sistema sun-foto-Fenton(SF) em A 260 nm (a) e 367 nm (b), e da cinética
monitorada pela DQO (c).
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Fonte: Autora (2021).

Na Figura 36(a) e (b), os baixos valores dos residuos deixados pelo ajuste ao modelo
proposto por Nichela et al. (2010), mesmo sendo observada uma tendéncia em sua
distribuicdo, indicam ajuste dos dados experimentais, segundo Barros Neto, Scarminio e
Bruns (2010). O mesmo comportamento foi observado para o sistema sun-foto-Fenton
(FePA). Na Figura 36 (c), observa-se que os valores dos residuos foram baixos, o que indica
um bom ajuste dos dados experimentais de DQO aos modelos cinéticos, cujos parametros
estdo apresentados na Tabela 15.

Da Tabela 15, pelo Sg? é possivel afirmar que os dados tiveram melhor ajuste ao
modelo proposto por Nichela et al. (2010), para todas as curvas cinéticas. A taxa inicial
aparente (a) apresentou valores negativos, no A 260 nm, para ambos o0s sistemas, isto indica
que compostos que absorvem neste comprimento de onda sdo formados nestes minutos

iniciais. Diferente do estudo cinético em solucdo aquosa, a reacdo ocorre praticamente com a
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mesma velocidade para os sistemas sun-foto-Fenton(SF) e sun-foto-Fenton(FePA), 0 que é

constatado pelos tempos de meia vida aparente (b).

Tabela 15 — Parametros dos ajustes dos dados aos modelos proposto por Nichelaet al. (2010), pseudo-
primeira ordem e modelo proposto por Chan e Chu (2003) para a cinética de degradacao em efluente

sintético.
260 nm 367 nm
Modelo  Parametros  syn-foto- sun-foto- sun-foto- sun-foto-
Fenton(SF)  Fenton(FePA) Fenton(SF) Fenton(FePA)
a(min™) -0,002+0,001 -0,002+0,000 0,006+0,001 0,001+0,002
b(min) 77,9429 75,6+1,6 41,6+1,8 39,6+1,4
Nichela
| C 4,7+0,5 3,610,1 3,4+0,1 4,6+0,2
et al.
(2010) D 0,17+0,02 0,095+0,009 0,035+0,003 0,032+0,2
Se° 0,016 0,002 0,0005 0,001
R? 0,991 0,999 0,999 0,999
Pseudo- Kap (Min™) 0,007+0,001 0,008+0,001 0,025+0,001 0,024+0,002
primeira Sg’ 0,422 0,303 0,044 0,121
ordem R? 0,796 0,847 0,962 0,911
ch 1/p (min™) 0,006+0,001 0,007+0,001 0,037+0,006 0,032+0,007
ane
ch 1/ (adm) 2,9+1,9 2,4+0,9 1,2+0,1 1,2+0,1
u
S’ 0,376 0,267 0,088 0,179
(2003) ,
R 0,807 0,857 0,919 0,861
DQO
sun-foto-
Modelo Parametros sun-foto-Fenton(SF)
Fenton(FePA)
Kap (min™) 0,0069+0,0003 0,0069+0,0003
Pseudo- )
. SR 0,071 0,053
primeira ordem )
R 0,948 0,959
1/p (min™) 0,006+ 0,0004 0,006+0,0004
Chan e Chu 1/0c (admensional) 2,5+0,5 2,2+0,3
(2003) S’ 0,038 0,033
R 0,970 0,973

Fonte: Autora (2021).

Como relatado por Mirzaei et al. (2017), durante a reacgdo, se 0 pH do meio ndo for
controlado, para se manter em torno de 3,0-3,5; a formacdo de &cidos organicos pode causar

uma maior acidificacéo, leavando o pH para valores abaixo de 2. Nesta faixa de pH, a fotolise
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de Fe** na presenca de fons cloretos leva a formacdo de radicais cloretos, que consome 0s
radicais hidroxila. Os ions fosfatos também contribuem para a inibi¢cdo do processo Fenton,
devido a formacdo de complexos ferro-fosfato. Os resultados aqui apresentados corrobaram
com os encontrados por Evgenidou et al. (2021), cuja degradacao de antibidticos em efluente
apresentou taxas de degradacdo mais baixas em comparacgdo a obtida em &gua ultra-pura. Os
autores atribuiram este resultado a matéria organica presente, que pode formar complexos
com os farmacos ou competir com eles pelos radicais.

Estas reagdes provavelmente ocorreram no presente estudo, tornando estes fatores
limitantes da reacdo e levando a diminuigdo da eficiéncia, quando comparado a degradacéo
dos farmacos em solugdo aquosa. Porém o prolongamento do tempo de reacdo pode levar a
mineralizacdo dos compostos, visto que é importante analisar o0 mais proximo possivel das
situacOes reais de tratamento de efluente.

Pelo monitoramento da demanda quimica de oxigénio, os valores de R? e Sg* (Tabela
15) corroboram com o gréfico dos residuos (Figura 36). Ou seja, ambos 0s modelos se
ajustaram aos dados experimentais, porém, € possivel afirmar que o modelo de Chan e Chu
foi ainda melhor dado que apresentou menor Sg* e maior R?. De posse dos resultados obtidos,

prosseguiu-se com a analise por cromatografia liquida de alta eficiéncia.

4.4.3 Analise da degradacdo em efluente sintético por cromatografia liquida de alta

eficiéncia

Os cromatogramas do efluente sintético inicial e do efluente tratado durante 270 min
pelos sistemas sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-Fenton (FePA) estdo apresentados na Figura
37. Observam-se outros picos além dos correspondentes aos farmacos em estudo, que podem
ser atribuidos aos componentes do efluente sintético e aos compostos formados. Ap6s 270
min de reacdo ndo foi detectado o pico correspondente ao cetoprofeno (6,7 min), para ambos
0s sistemas, assim como no estudo em solucdo aquosa. Os picos em 4,5 min e 7,2 min
mantiveram uma intensidade elevada apos o tratamento com o sistema sun-foto-Fenton(SF) e
foram reduzidos ap0s o tratamento pelo sistema sun-foto-Fenton(FePA), indicando que este €
mais eficiente na degradacdo destes compostos especificos. Porém o pico em 2,8 min
aumentou, sugerindo que a reacdo que tem como fonte o residuo da palha de aco, difere na

formagéo dos compostos em relacéo a reacdo com sulfato ferroso.
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Figura 37 — Cromatogramas do efluente inicial e degradado pelos sistemas sun-foto-Fenton(SF) e sun-
foto-Fenton(FePA) (a) monitorada em 230 nm e (b) 355 nm. (Eixo y da solucéo inicial e tratada pelo

sistema sun-foto-Fenton(FePA) deslocado para melhor visualizacao).
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Fonte: Autora (2021).

Os picos, proximos ao correspondente ao cetoprofeno, podem ser atribuidos aos

intermediarios deste farmaco, conforme Hykrdova et al. (2018). Salgado et al. (2013b)

encontraram produtos de transformacao persistente na fotolise do cetoprofeno. Por outro lado,

os picos referentes ao farmaco tenoxicam e meloxicam, em 355 nm (Figura 37(b))

despareceram no tratamento pelo processo catalisado pelo sulfato ferroso. Para o tratamento

com residuo de palha de ago, o pico referente ao meloxicam, persistiu com area/concentracdo

muito pequena. Aqui ndo foram detectados picos destes compostos para um comprimento de

onda especifico, mas estes produtos formados devem absorver em outros A. Jiménez et al.
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(2018) detectaram varios intermedidrios do tenoxicam e meloxicam em &gua do rio sob

radiacdo solar e relataram que estes sdo produzidos principalmente por reacdos fotoquimicas.
4.4.4 Toxicidade da degradacdo do efluente sintético

A toxicidade do efluente sintético antes e ap6s os tratamentos foi avaliada em relacao
a sementes, bactérias e moluscos. Os dados de toxicidade para sementes de alface (Lactuca

sativa) sdo mostrados na Tabela 16.

Tabela 16 — Valores referentes a média do crescimento radicular e indice de crescimento (ICR) da
semente de Lactuca sativa, em efluente sintético antes de apds tratamento.

sun-foto-Fenton (SF) sun-foto-Fenton (FePA)
Comprimento médio Comprimento médio
Amostras ICR ICR
radicular + ¢ (cm) radicular + o(cm)
Antes 3,4+0,1 1,49 34%+0,1 1,49
Depois
(270 min) 1,2+0,2 0,51 0,5£0,3 0,22

Para o controle positivo (&cido borico 0,3%), ndo foi verificada germinag&o.
Fonte: Autora (2021).

Pode-se verificar pelos dados apresentados na Tabela 16 que o efluente sintético antes
do tratamento causou um efeito positivo no crescimento radicular, em relagdo ao controle
negativo, pois apresentou valor de ICR maior que 1,2. Contudo, apds o tratamento
empregando os sistemas sun-foto-Fenton (SF) e sun-foto-Fenton (FePA) percebeu-se uma
influéncia negativa no crescimento das sementes de alface. O efluente tratado pelo segundo
sistema, em 270 min, resultou em uma toxicidade maior frente as sementes de alface (ICR de
0,22), quanto comparado a solucdo aquosa tratada pelo mesmo sistema (ICR de 0,56) em 180
min de tratamento.

Neste teste de toxicidade, a solucdo de sulfato ferroso (1,75 mg-L™"), a solucéo de
palha de aco (1,25 mg-L ') e a solugdo de H,O, (25 mg-L™") conduziram a um indice de
crescimento de 1,30; 0,93 e 1,07, respectivamente. Assim sendo, o sulfato ferroso influenciou
positivamente o crescimento, enquanto 0s demais reagentes ndo tiveram influéncia no
desenvolvimento da radicula. Isto mostra que a maior toxicidade observada apds o tratamento

sugere que a oxidacdo foi incompleta, ndo ocorrendo a mineralizagdo. Como reportado por
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Evgenidou et al. (2021), provavelmente houve a formacao de subprodutos mais complexos.
A Tabela 17 apresenta os dados das analises de toxicidade do efluente sintético frente

as bactérias Escherichia coli e Salmonella enteritidis.

Tabela 17 — Percentual de crescimento (Cresc (%)) das bactérias Escherichia coli e Salmonella
enteritidis em efluente sintético antes de ap6s tratamento.

Escherichia coli Salmonella enteritidis
Amostras Médiato (DOgg) Cresc (%) Médiato (DOgg) Cresc (%)
Controle
’ 0,24+0,05 100,0 0,24+0,06 100,0
(agua)
Antes * 0,21+0,01 87,05 0,32+0,06 136,01
sun-foto-Fenton(SF) sun-foto-Fenton(FePA)
Escherichia coli Salmonella Escherichia coli Salmonella
Depois enteritidis enteritidis
(270 min)

Médiato Cresc Médiato Cresc Médiat o Cresc  Médiato Cresc
(DOgoo) (%) (DOgoo) (%) (DOgoo) (%) (DOgo0) (%)

0,003+0,003 1,02 -0,001+0,000 <0 -0,002+0,0007 <0 0,00+0,00 0,00

*Efluente. Solucdo sem ferro e sem peréxido de hidrogénio.
Fonte: Autora (2021).

Pela Tabela 17, observa-se que o efluente sintético causou uma leve diminuigdo no
crescimento da bactéria Escherichia coli e aumentou o crescimento da bactéria Salmonella
enteritidis. ApOs 0s tratamentos, os intermediarios formados ao longo do processo afetaram
negativamente o crescimento das bactérias.

O efluente sintético tratado por ambos os sistemas ocasionou a morte de todos os
individuos, inviabilizando dessa forma a realizacdo do teste com esses grupos. Por isso, 0s
resultados dos testes de toxicidade frente aos moluscos Biomphalaria glabrata mostrados na
Figura 38 sdo referentes apenas as solucbes de ferro e peroxido de hidrogénio e ao efluente

inicial.
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Figura 38 - Alteragdes analisadas nos hemécitos de B. glabrata expostos as amostras: controle
negativo (C-), solucéo de sulfato ferroso (Fel), solugédo de palha de aco (Fe2), solugéo inicial (INI),
perdxido de hidrogénio (25 mg-L™) (PER): (a) Frequéncia de microntcleos; (b) Frequéncia de
binucleagdes e (c) Frequéncia de apoptose. Os asteriscos indicam resultados significativos em
comparagédo com o controle negativo * confiabilidade de 95%.
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Fonte: Autora (2021).

Na Figura 38(a) observa-se que ndo houve diferenca do efluente sintético em relacéo
ao controle negativo, no que diz respeito a frequéncia de microndcleos encontrados nos
hemdcitos de moluscos adultos. Os dados apresentados na Figura 37(b), em relacdo a
presenca de células binucleadas, também demonstram que ndo houve diferenca significativa
entre 0s grupos experimentais e o0 grupo controle.

As ceélulas dos moluscos quando submetidas as solugdes de ferro, assim como no
experimento de solucdo aquosa, teve aumento de apoptose (Figura 38(c)), com diferenca
significativa quando comparada com o grupo controle (confiabilidade de 99%). A solucéo de
peroxido de hidrogénio também mostrou este efeito (confiabilidade de 95%). Estes resultados
demonstram que os reagentes influenciaram na toxicidade.

Os resultados para o sistema sun-foto-Fenton (FePA) mostraram a formagdo de
subprodutos mais toxicos no tratamento do efluente sintético quando comparado com a

solucéo aquosa frente a sementes, bactérias e moluscos.
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Observa-se que o tratamento do efluente sintético requer mais tempo de reagdo. Uma
vez que, como observado no estudo cinético, o tempo de estabilizacdo da reacdo foi maior se
comparado ao tratamento da solucdo aquosa. Além disto, ao final do processo, o efluente
sintético foi mais toxico frente aos trés niveis troficos aqui estudados, sobretudo em relacdo a
solucdo aquosa tratada pelo sistema sun-foto-Fenton (FePA). Diante deste cenario, se faz
necessario o estudo do prolongamento do tempo de reagdo com o objetivo de mitigar o efeito
toxico. Alem disto, é importante o estudo dos intermediarios formados, visto a complexidade
das moléculas presente no efluente.

Com os resultados desta tese foram publicados dois artigos. Em 2020, o artigo
entitulado por “Degradation of Ketoprofen, Tenoxicam, and Meloxicam Drugs by Photo-
Assisted Peroxidation and Photo-Fenton Processes: Identification of Intermediates and
Toxicity Study”, publicado na revista Water, Air, and Soil Pollution (APENDICE E). Em
2021, o artigo entitulado “Degradation of the mixture of the ketoprofen, meloxicam and
tenoxicam drugs using TiO,/metal photocatalysers supported in polystyrene packaging

waste”, publicado na revista Water Science and Technology (APENDICE F).
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5 CONCLUSOES E PERSPECTIVAS

Neste topico encontram-se descritas as conclusdes formuladas a partir dos

experimentos realizados, assim como as perspectivas de trabalhos baseadas neste estudo.
5.1 CONCLUSOES

Os anti-inflamatdrios ndo esteroides, cetoprofeno, meloxicam e tenoxicam, em solugéo
aquosa e efluente sintético, foram degradados por processos oxidativos avancados. Nos
processos homogéneos, verificou-se que o sistema sun-foto-Fenton apresentou maior
eficiéncia, sendo selecionado para os estudos posteriores. No estudo cinético, monitorado por
espectrofotometria de UV-Vis, ap6s 90 min o processo alcancou a estabilizacdo, constatou-se
que este sistema ao fazer uso de sulfato ferroso (SF) como fonte de ferro, alcancou
degradactes de 82 e 100%, quando monitorados os comprimentos de onda de 260 e 367 nm,
respectivamente. Por outro lado, quando o sistema empregou como fonte de ferro o residuo da
palha de aco (FePA) alcangou degradacgdes de 85 e 96%, para 0s dois A mencionados, nesta
ordem. A cinética de degradacdo dos farmacos se ajustou ao modelo proposto por Nichela et
al.. A demanda quimica de oxigénio da solucdo da mistura dos farmacos foi reduzida em mais
de 98% em 120 min e 93% em 150 min, para os sistemas sun-foto-Fenton(SF) e sun-foto-
Fenton(FePA), respectivamente, se ajustando ao modelo de pseudo-primeira ordem. Estes
resultados demonstram que os tratamentos utilizados degradaram a mistura dos farmacos
estudados.

A andlise cromatogréafica acoplada a espectrometria de massas permitiu constatar que
apos o tratamento sun-foto-Fenton(SF), houve uma reducdo consideravel nos picos dos ions
precursores, bem como dos ions moleculares protonados. Comparando 0s espectros de massa
das solucbes antes e apds o tratamento, verificou-se que houve picos comuns as duas
amostras, indicando que parte dos grupos funcionais presentes nas moléculas neutras dos
farmacos persistiram na solucdo ap6s o tratamento. Porém as moléculas em suas formas
originais foram completamente degradadas, como confirmado através das andlises de
cromatografia liquida de alta eficiéncia (CLAE-UV/Vis). O estudo de toxicidade mostrou que
os produtos formados foram mais toxicos que 0s iniciais para as bactérias Escherichia coli e
Salmonella enteritidis, as sementes de alface e moluscos (Biomphalaria glabrata). Por isso,
apesar dos tratamentos degradarem os compostos, faz-se necessario um estudo mais completo
do efeito da toxicidade destes compostos formados, para que possam ser descartados no corpo

receptor.
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Para 0s processos heterogéneos, foram utilizados dois tipos de didxido de titdnio como
fotocatalisadores, estes foram devidamente imobilizados nos filmes de poliestireno. Essa
verificacdo foi feita ao constatar a modificacdo morfoldgica da superficie do suporte, pela
analise de MEV e pela presenca de bandas de absorcao tipicas do TiO,, pela analise de FTIR.
A impregnacéo realizada a uma temperatura de 400°C néo influenciou significativamente na
cristalinidade. Pela anélise de FRX constatou-se que a quantidade de ferro impregnada no
TiOy(rutilo) e TiO,(P25) foram menores que a tedrica.

Sob radiacdo UV-C os fotocatalisadores a base de TiOy(rutilo), impregnados com ferro
e cobre, ndo aumentaram a eficiéncia de degradacdo dos farmacos. Empregando radiacéo
sunlight, os fotocatalisadores impregnados com metais tiveram uma melhor resposta, em
relacdo ao TiO,(rutilo) apenas. Na comparacdo do TiOy(rutilo)) com o TiO,(P25),
impregnados com ferro, selecionou-se o sistema sun/H,O,/Fe-TiO,(rutilo) como o mais
eficiente dentre os heterogéneos. No estudo cinético, o sistema mencionado alcangou 92 e
96% de degradagdo, nos A 260 e 367 nm, respectivamente, em 180 min de reagdo, se
ajustando ao modelo de Nichela et al., indicando que neste sistema houve a contribuicdo do
processo foto-Fenton, devido ao ferro lixiviado na solucdo. Apds o tratamento, ndo foi
verificada toxicidade das soluc@es frente as sementes de agrido e alface, mas foi constada uma
sensibilidade das sementes de tomilho aos compostos formados. Apds o quinto ciclo de
tratamento, o fotocatalisador suportado conduziu a uma degradacdo superior a 82%, podendo
ser reutilizado por pelo menos cinco ciclos, sem perder a eficiéncia.

Para o estudo com efluente sintético, apds 270 min, a DQO foi reduzida em 89%, para
os sistemas sun-foto-Fenton(SF) e sun-foto-Fenton(FePA). Pelos estudos de CLAE-UV/Vis e
pelos testes de toxicidade, verificou-se a degradacdo dos compostos originais presentes no
efluente sintético, com formacdo de intermediarios mais toxicos, respectivamente, em
comparacdo a degradacdo dos farmacos solucdo aquosa. Contudo, o tempo de reacdo pode ser
estendido, para atenuar os efeitos tdxicos. Desde que, a toxicidade apresentada nao
comprometa 0 processo, a degradacdo desses farmacos pelo processo foto-Fenton, nas
condicBes estudadas, pode ser utilizada como uma pré-etapa em um sistema de tratamento de
efluentes, uma vez que a carga orgénica foi reduzida. Deve-se ressaltar que a inser¢do de um
residuo como fonte de ferro e a utilizacdo de radiacdo solar atribui ao processo um carater

sustentavel.
5.2 PERSPECTIVAS

Diante do exposto neste trabalho foram formuladas sugestbes para aprimoramento
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desta pesquisa. Ciente que ao longo do desenvolvimento desta pesquisa houve fatores
externos, como as medidas de distanciamento para combate a pandemia de COVID-19, que
limitaram a realizacdo de andlises e experimentos que contribuiriam para melhores resultados

e analise dos dados.

e Estudo da concentracdo de perdxido de hidrogénio para o sistema sun/H,O/Fe-
TiO(rutilo);

e Monitoramento do estudo cinético do sistema sun/H,O./Fe-TiOy(rutilo) pela
demanda quimica de oxigénio;

e Estudo de toxicidade frente a bactérias e moluscos para o sistema sun/H,O,/Fe-
TiO,(rutilo);

e Andlise de espectrometria de massas da solucdo aquosa tratata pelo sistema
sun/H,0,/Fe-TiO(rutilo);

e Aplicacdo do sistema sun/H,O,/Fe-TiO(rutilo) em efluente sintético;

e Andlise de espectrometria de massas para a solucdo aquosa e o efluente sintético
antes e apoOs tratamento pelos sistemas sun-foto-Fenton(SF) e sun-foto-
Fenton(FePA);

e Estudo da toxicidade em relacdo ao tempo de reacdo;

e Aplicacdo dos tratamentos propostos em efluente oriundo de industrias

farmacéuticas, assim como em esgotos domesticos.
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APENDICE A - EQUAS:C)ES, COEFICIENTES DE CORRELAQAO, LIMITES DE
QUANTIFICACAO E DETECCAO DAS CURVAS ANALITICAS VIA

ESPECTROMETRIA UV/VISIVEL.

~ LQ LD cVv
A (nm Equacédo da curva R . .
(nm) ~ Equag (mgl?)  (mglh) (%)
260 y =0,125*x + 0,012 0,999 0,69 0,23 6,58
367 y =0,118*x — 0,030 0,999 0,52 0,17 6,05




141

APENDICE B - EQNUAQC)ES, COEFICIENTES DE CORREI:A(;AO, LIMITES DE
QUANTIFICACAO E DETECCAO DAS CURVAS ANALITICAS VIA CLAE.

Farmaco Equacéo da curva R LQ LD CcVv
(mg-L™)  (mg-L™) (%)

Cetoprofeno y = 15385*x+14188 0,996 0,65 0,11 6,45
Tenoxicam y = 22747*x + 15871 0,998 0,56 0,10 5,62

Meloxicam y = 22318*Xx + 22346 0,998 0,65 0,12 6,49




APENDICE C - ESPECTRO NO UV/VIS DO EFLUENTE SINTETICO
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APENDICE D - DADOS DO PLANEJAMENTO FATORIAL

Degradacéo (%)

Variaveis 1 ° experimento 2° experimento
Ensaio  [H.0,] Ph [Fe] 260 nm 367nm 260 nm 367 nm

1 (-) ) ) 43,04 91,28 41,36 90,82
5 (+) (-) (-) 62,15 93,28 62,15 93,85
3 (-) (+) ) 13,95 84,84 12,31 85,24
7 (+) (+) (-) 11,90 84,58 17,65 84,03
2 -) (-) (+) 45,77 92,80 43,04 92,49
6 (+) -) (+) 67,39 94,23 65,92 94,91
4 ) (+) (+) 14,78 84,69 17,44 84,99
8 (+) (+) (+) 6,98 83,10 513 83,64
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Abstract The non-steroidal anti-inflammatory pharma-
ceuticals ketoprofen, meloxicam, and tenoxicam were
degraded by photo-assisted peroxidation (hv/H,0,) and
photo-Fenton processes under simulated solar radiation
(sunlight) and UV-C. Preliminary studies showed that
the processes under UV-C and sun-photo-Fenton radia-
tion showed similar degradation results. The sun-photo-
Fenton was less sensifive to the concentration variation
of'the H>0; oxidant. Given that, in general, the highest
percentages of degradation were achieved using the sun-
photo-Fenton system and that this radiation resembles
solar radiation, this process was selected for further
studies. From the results of a factorial design 2° in
duplicate, the highest degradation condition within the
studied levels was 400 mg L' of [H02], 1.75 mg L™
of [Fe], and pH at 34 range. The kinetic degradation
curve, monitored by the chemical oxygen demand
(COD), could be represented by the pseudo-first-order
model, and after 120 min the COD concentrations
reached values below 2% of the initial demand. Degra-
dation products from the three drugs were identified by
high-performance liquid chromatography with coupled
mass spectrometry (UCLAE-EM) and verified the tox-
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icity of Escherichia coli and Salmonella enteritidis bac-
teria and of lettuce seeds (Lettuce Veneranda), indicat-
ing the formation of compounds that have lower molec-
ular mass and can be more easily degraded, using this
process as one of the stages of a system of treatment.

Keywords Anti-inflammatory degradation -
Degradation products - Factorial design - Photo-assisted
peroxidation - Photo-Fenton - Toxicity

1 Introduction

Pharmaceutical contaminants are present in hospital and
domestic effluents due to excretion or improper disposal
of medicines, as well as from effluents from pharma-
ceutical industries. These compounds can reach the
water recipient bodies due to the inefficiency of conven-
tional treatment technologies to completely remove or
degrade them (Mirzaei et al. 2017; Sophia and Lima
2018). Although research indicates that phammaceutical
contaminants are still at low concentrations in the envi-
ronment, the effect of bioaccumulation and microbial
drug resistance has been an emerging environmental
problem worldwide (Ahmed 2017; Serpone et al.
2017; Sophia and Lima 2018).

As a result of several pharmaceutical compounds
already been commonly detected in surface waters at
different concentrations (ng L™ and pg L"), sometimes
reaching milligrams per liter in cases of waters adjacent
to pharmaceutical industries, several countries have
started to monitor the cycle of active pharmaceutical

@ Springer
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Degradation of the mixture of the ketoprofen, meloxicam
and tenoxicam drugs using TiO,/metal photocatalysers
supported in polystyrene packaging waste

Maressa Maria de Melo Santos Moura, Victor Estolano Lima,

Antdnio Acacio de Melo Neto, Alex Leandro Andrade de Lucena,
Daniella Carla Napoleao and Marta Maria M. B. Duarte

ABSTRACT

The solution mixture of the non-steroidal anti-inflammatory drugs ketoprofen, meloxicam and
tenoxicam was degraded through systems, composed of different photocatalysts based on Ti0:
(Fe and Cu) and the hydrogen peroxide oxidant. The monitoring was performed by UV-Vis
spectroscopy. Under sunlight radiation, a reduction in peaks was observed with the use of
impregnated photocatalysts. After 60 min, the sun/H,0,/Fe-TiO, system reached degradations of
46.5% and 93.2% at 260 and 367 nm, respectively, and was selected for further studies. The
degradation kinetic reached 92 and 96% of degradation after 180 min, for the i of 260 and 367 nm,
respectively. The kinetic curve could be represented by the empirical model proposed by Nichela and
co-authors, indicating that besides the heterogeneous photocatalysis that occurs at the surface of
the Ti0; there is also the joint effect of the photo-Fenton process. After the treatment, there was no
toxicity to cress and lettuce seeds. However, a sensitivity of the thyme seeds to the compounds
formed during the treatment was verified. After the fifth treatment cycle, the supported
photocatalyst showed degradation higher than 82%. These results indicate that this system is
suitable for the treatment of effluents containing pharmaceutical compounds.

Key words | heterogeneous photocatalysis, ketoprofen, meloxicam, tenoxicam

HIGHLIGHTS

® Degradation of the mixture of the drugs meloxicam, tenoxicam and ketoprofen by
photocatalysts and hydrogen peroxide together.

® Ti0, films impregnated with Fe and Cu increase the photocatalytic activity under
sunlight radiation when compared to non-doped TiO».

® The Fe-TiO, film maintained photocatalytic activity after five reaction cycles.

This is an Open Access arficle distributed under the terms of the Creative
Commons Attribution Licence (CC BY-NC-ND 4.0), which permits copying
and redistribution for noncommercial purposes with no derivatives,
provided the original work is propery cited (hitp-//creativecommons. org/
licenses/by-nc-nd/4.0/).
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