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RESUMO

Uma parcela significativa de produtos quimicos ndo é monitorada no ambiente nem tem
regulamentacdo, como € o caso de muitos contaminantes de preocupacao emergente. Entre eles,
estdo os antibidticos, que, acredita-se, contribuem para o desenvolvimento e disseminacdo de
resisténcia bacteriana. A eritromicina é um antibidtico frequentemente identificado no ambiente,
fazendo parte dos 10 grupos de substéncias prioritarias para monitoramento na Unido Europeia.
Considerando que métodos convencionais de tratamento de efluentes frequentemente ndo
removem totalmente esses poluentes, € necessario estudar outros métodos, como 0S processos
oxidativos avangados. O presente estudo analisou o processo de fotocatélise heterogénea (FH) na
remocgdo de eritromicina, avaliando a influéncia do fluxo de fétons emitido pelas ld&mpadas de
vapor de mercurio de alta pressdo de 125W (configuragdo FH1) e de 250W (FH2). Com o intuito
de verificar se a eritromicina é passivel de fotodegradagdo, foram realizados ensaios de fotdlise
direta (FD) utilizando a lampada de 250W. Os resultados mostraram que a lampada de 125W
apresentou um menor fluxo de fétons que chega a superficie do catalisador e uma menor absorcao
pela solucdo inicial, quando comparado com os resultados obtidos para a lampada de 250W, o que
ira influenciar na remocdo e na rota de degradacédo da eritromicina. A reducdo de DQO ao final
do tempo de tratamento (240min) foi de 10%, 19% e 49% para as configuracdes FH1, FH2 e
FD enquanto que o COT apresentou reducdo de 3%, 27% e 46%, respectivamente. As
configuracbes apresentaram uma cinética de primeira ordem com valores de constantes de
reacdo de 0,0002min, 0,0013min* e 0,0025min™ para FH1, FH2 e FD, respectivamente.
Quanto ao consumo energético, as configuracbes que consumiram menos energia foram, em
ordem, FD, FH2 e FH1. Observou-se ainda uma reducdo de pH durante os experimentos, 0 que
pode ser indicativo da formacdo de subprodutos acidos. Os melhores resultados apresentados
por FH2 quando comparados com FH1 podem ser explicados pelo maior fluxo de fétons que
atinge a superficie do catalisador e pela maior absorcdo de fotons da solucédo inicial, o que
leva a uma maior remocéo de eritromicina, tanto por radicais hidroxila gerados pelo processo
de FH, quanto por fototransformacédo. Por outro lado, a configuracdo FD apresentou melhores
resultados na degradacdo da eritromicina quando comparados com FH2. Sendo assim, é
necessario investigar melhor o processo de FD e os caminhos de degradacdo da eritromicina.
Além disso, é essencial avaliar a possivel toxicidade dos produtos gerados nos processos antes
que eles possam ser considerados uma alternativa para a remocdo de eritromicina, e,
especialmente, antes de sua utilizacdo em efluentes reais.

Palavras-chave: processos oxidativos avancados; fotocatélise heterogénea; fotélise direta;

eritromicina.



ABSTRACT

A significant number of chemicals used nowadays are not monitored in the environment nor do
they have their emission regulated. This is the case for many contaminants of emerging concern,
among which are antibiotics, whose presence may contribute to the development and spread of
bacterial resistance. Erythromycin is an antibiotic that has often been identified in the
environment and it is among the 10 priority groups of substances for monitoring in the European
Union. Considering that conventional methods for effluent treatment fail to completely remove
these pollutants, other methods, such as advanced oxidative processes, must be studied. The
present study analyzed the process of heterogeneous photocatalysis applied to the removal of
erythromycin, and evaluated the influence of the photon flux emitted by 125W or 250W high
pressure mercury-vapor lamps (configurations FH1 and FH2, respectively). Direct photolysis
(FD) assays were also performed using the 250W lamp, in order to evaluate if erythromycin can
undergo photodegradation. Results showed that the 125W lamp provided a lower photon flux
reaching the catalyst, as well as a lower UV absorption by the initial solution than the 250W lamp,
which will influence erythromycin removal and degradation pathways. The COD reduction at the
end of treatment time (240min) was 10%, 19% and 49% for FH1, FH2 and FD configurations.
COT presented a 3%, 27% and 46% reduction, respectively. All configurations presented first-
order kinetics, with reaction constants values of 0.0002, 0.0013 and 0.0025min™. Considering
energy consumption, the best configurations followed the order: FD>FH2>FH1 respectively.
During the experiments, there was also a pH reduction, which may be indicative of acid by-
products formation. The better TOC and COD reductions for FH2 in comparison to FH1, can be
explained by the higher photon flux reaching the catalyst surface, as well as the higher photon
absorption by the initial solution, which leads to a higher erythromycin removal, both by hydroxyl
radicals generated in the heterogeneous photocatalysis process and by phototransformation. On
the other hand, FD resulted in a better erythromycin removal compared to FH2, which was not
initially expected. Hence, further investigation of the direct photolysis process and erythromycin
degradation pathways is required. Furthermore, it essential to evaluate the possible toxicity of
products generated during the different processes, before the studied processes can be considered
an alternative for the removal of erythromycin, and, especially, before they are applied to actual

effluents.

Keywords: advanced oxidation processes, heterogeneous photocatalysis; direct photolysis;

erythromycin.



LISTA DE FIGURAS

Figura 1 — Vias de contaminacdo do ambiente por produtos farmacéuticos (PEREIRA et al.,

70 TR 14
Figura 2 — Formula estrutural da eritromicina (GIGUERE, 2013)..........c.ccoeovveeveveieeeeenenne, 16
Figura 3 — Formacdo da eritromicina-H.O a partir da eritromicina (MAJER, 1981).............. 17
Figura 4 — Classificacdo de materiais segundo a organizacdo de suas bandas de energia
(REXLAB, 2015)......cuveiteeieeeeeeeeseessesesessesees st st se st s s s nsn st nsenessen s 22
Figura 5 — Mecanismo simplificado para fotoativacdo de um catalisador semi-condutor (SURI
T L 1 X ) OSSPSR 23
Figura 6 — Espectro de emisséo das lampadas HPL-N de 125W e 250W. ........ccccovveiiieninenn 26
Figura 7 — a) Catalisador composto de Ti/TiO2; b) Catalisador composto de Ti/Rug3Tio, 702
(SILVA, 2013) ..ottt 27

Figura 8 — Reator utilizado nos experimentos, onde 1 e 2 sdo a entrada e a saida do banho
termostatico, 3 e 4 sdo a entrada e saida do efluente, 5 é a lampada de vapor de mercurio, 6 é
0 bulbo de quartzo, 7 é o catalisador Ti/TiO2 e 8 € o catalisador Ti/Ruo3Tio 702 (SILVA,

10 PRSP OPURTI 27
Figura 9 — Curva de calibracdo para calculo da DQO. ........cccoveviiveiiie e 29
Figura 10 — Espectros de absorcdo: (a) solucdo mae (1g/L) e (b) solucdo de trabalho
(1010 T PSSR 31
Figura 11 — DQO da solucdo em funcdo do tempo de tratamento para as configuracdes FH1,
AN T PRSP S 33
Figura 12 — Evolucdo do COT com o tempo de tratamento para as configuracdes FH1, FH2 e
I PSPPSR 35
Figura 13 — Cinéticas de reacdo para as configuracdes FH1, FH2 e FD. ........c..cccooveevivieenen. 36

Figura 14 — Comparacdo dos valores de DQO/DQOg e COT/COTy para as configuragdes: a)
FHZL; D) FH2; C) FD. oottt ettt te et nnes 38



LISTA DE TABELAS

Tabela 1 — Ensaios de fotocatalise heterogénea e fotélise direta realizados. ...............c.c.c...... 28
Tabela 2 — Intensidade de radiacdo e fluxo de fétons que chegam a superficie do catalisador
através dos meios liquidos agua destilada e deionizada ou solucado inicial. ..........c....c.c........ 32
Tabela 3 — Constante aparente de reacdo, tempo de meia-vida e consumo energético para as
CoNfIgUragies FHL, FHZ € FD......ocoiiiiiiiiiie e 37
Tabela 4 — Resultados das analises de pH para as configuragbes FH1, FH2 e FD. ................ 39



LISTA DE SIGLAS

BC — Banda de conducao

BG — Band gap

BV — Banda de valéncia

COT - Carbono organico total

CPE — Contaminante de preocupacao emergente

DQO — Demanda quimica de oxigénio

ETE — Estagéo de tratamento de esgoto

FD — Fotolise direta

FEO — Fotoeletrooxidacao

FH — Fotocatélise heterogénea

HPL-N — Lampadas de vapor de mercurio de alta pressao
POA — Processo oxidativo avangado

pH — Potencial de hidrogénio

USEPA — Agéncia de protecdo ambiental dos Estados Unidos

UV — Radiacéo ultravioleta



SUMARIO

1 INTRODUGAO ..ottt 11
2 OBIETIVOS ..ottt 12
2.1 OBJIETIVO GERAL ...oooovieiieseeeeeeeees st 12
2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS .....oooiueieieeeeeeeeeeeeeee e 12

3 REVISAO BIBLIOGRAFICA .....coovivieeeeeeeeseeeeeeeeseeeees e 13
3.1 CONTAMINANTES DE PREOCUPACAO EMERGENTE........c.cccovun... 13
3.2 COMPOSTOS FARMACEUTICOS .......cocooveceeeeeeeeeeeeeeeeeeee e 13
3.2.1  ANIDIOLICOS ... 14
I = €11 £0] 10103 [T VR 16

3.3 PROCESSOS CONVENCIONAIS DE TRATAMENTO.......coovevivriene, 18
3.4 PROCESSOS AVANCADOS DE TRATAMENTO ......cccoovvvveieernrnias 20
3.5 FOTOCATALISE HETEROGENEA........ccocovovieieieeeei e 22

4 MATERIAIS E METODOS ........oiiiieieieeesseeiesiesssesseeaeses s ses s 25
A1 SOLUGOES.........co oottt 25
4.2 RADIACAO UV ....ooooiceieieeeeeeeeeeeee et 25
4.3 SISTEMA EXPERIMENTAL ....c.oovvieireereieeeesesereesssessesiesessessesisses s 27
4.4  ENSAIOS DE OXIDAGAO ......cooveiieeerereeeeeee e 28
85 ANALISES .....oooviieeeeeee ettt 28
B.5.1 UVIVISIVEL ..o 28
4.5.2 Demanda Quimica de OXigénio (DQO) .......cccvveiviivieiiieecie e 28
4.5.3 Carbono organico total (COT) ...ccccvveiiiiieiiee e 29
B5.4  PH oot 29

46 CALCULO DA CINETICADE REACAO ......cccoevoeeeeieeeeeeee e, 29
4.7 CALCULO DO CONSUMO ENERGETICO........cocovvrereeeesrneeernininen, 30

5 RESULTADOS E DISCUSSAQ .....c.covvieieeieeeisiieesesseriesssessesissssessesensesseninens 31

5.1 CARACTERIZACAO POR ESPECTROSCOPIA DE UV/VISIVEL.......... 31



5.2 INTENSIDADE DE RADIACAO UV E FLUXO DE FOTONS................. 32

5.3  ANALISES DE DQO......ocooveieieieeetieeeeeseseteteie et en s s 33
5.4  ANALISES DE COT ..ovviieececeetete ettt 34
5.5 CINETICA DE REACAO E CONSUMO ENERGETICO.........cccoevevecene. 36
5.6 OXIDACAO E MINERALIZACAO DO SUBSTRATO .....cccccvevererercnan. 37
5.7  ANALISES DE PH ...ooviieeeeececeeeeeee e 39
B CONCLUSOES ...ttt 41
7 TRABALHOS FUTUROS .....oovivceieeseeieeeeee et 42

8 REFERENCIAS ... oocoe oo oo, 43



11

1 INTRODUCAO

A contaminacdo ambiental é um tema que esta cada vez mais em pauta em nossa
sociedade. A producdo e utilizacdo de novos e diversos produtos quimicos, nos mais
diferentes setores, torna-se cada vez mais presente e importante, podendo levar a poluicdo do
ambiente e trazer impactos negativos e muitas vezes inesperados. Muitos desses poluentes
ainda ndo sdo monitorados ou regulamentados por lei, mesmo que possam oferecer riscos a
salde e aos ecossistemas. Esses poluentes, conhecidos como contaminantes de preocupagéo
emergente (CPE), abrangem os mais diversos produtos quimicos, incluindo produtos
farmacéuticos e de cuidado pessoal.

Entre os produtos farmacéuticos, podem ser citados os antibi6ticos, que tém sido
encontrados em aguas e efluentes em diversos paises. Esses quimicos séo desenvolvidos para
atuar sobre estruturas e sistemas celulares especificos e utilizados no tratamento e prevencéao
de infecgBes humanas e veterinarias. No entanto, podem levar a efeitos adversos e toxicos a
diversas espécies, incluindo especies ndo-alvo. Ainda, muitos autores acreditam que a
liberacdo de antibidticos no ambiente pode contribuir para o agravamento do desenvolvimento
e disseminacdo de resisténcia a antibioticos, que tem se tornado um problema cada vez mais
presente. Um dos grupos de antibioticos que vem sendo estudado é o dos macrolideos, que faz
parte das 10 substancias ou grupos de substancias prioritarios para monitoramento na Unido
Europeia (UE, 2015). Entre os macrolideos incluidos nessa lista, esta a eritromicina, um
contaminante particularmente importante por ser frequentemente encontrado em efluentes de
estacdes de tratamento de esgoto (ETE) e no ambiente.

Um agravante quanto a presenca de antibiéticos e outros CPEs em efluentes é o fato
de que, frequentemente, métodos tradicionais de tratamento falham na sua remocéao. Por essa
razdo, outros métodos de tratamento tém sido estudados, como 0s processos oxidativos
avancados (POA). Estes métodos apresentam diversas vantagens, levando muitas vezes a
mineralizacdo de substancias recalcitrantes e podendo ser utilizados em combinac¢do com
métodos tradicionais. Entre os POAs pode-se citar a fotocatalise heterogénea (FH), que se
constitui na irradiacdo de um catalisador solido para a formacdo de espécies reativas que irdo
interagir com os contaminantes, levando a sua degradacdo. Assim, o presente trabalho propde-

se a avaliar a degradacdo do antibiotico eritromicina pelo processo de FH.
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2 OBJETIVOS

2.1 OBJETIVO GERAL

Tendo em vista a identificacdo frequente de antibidticos em aguas superficiais e
efluentes, bem como os possiveis efeitos adversos que estes compostos podem ter se liberados
no ambiente, este trabalho tem como objetivo geral avaliar a aplicacdo da FH na degradacao

da eritromicina.

2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS
e Avaliar dois diferentes fluxos de fotons emitidos pelas ldmpadas de 125W e de 250W

no processo de FH para degradacao de eritromicina;

Avaliar se a eritromicina sofre fototransformacao;

Avaliar a reducdo da demanda quimica de oxigénio;

Avaliar a mineralizacdo da eritromicina;

Avaliar a cinética de mineralizacao.
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3 REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1 CONTAMINANTES DE PREOCUPAQAO EMERGENTE

O termo “contaminantes emergentes” era usado desde os anos 1990 pela Agéncia de
Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA OW/ORD, 2008), entretanto, como
definido por Sauvé & Desrosiers (2014), contaminantes emergentes sdo aqueles que surgiram
recentemente. Assim, os autores defendem a utilizagdo do termo atualmente preferido pela
USEPA: contaminantes de preocupagdo emergente, 0s quais podem ser encontrados no
ambiente h& algum tempo, mas cuja preocupacdo foi recentemente levantada.
Frequentemente, esses compostos nao estdo incluidos em programas de monitoramento de
rotina, nem estdo sujeitos a critérios regulatorios e legislacdo, ainda que listas de
monitoramento e recomendacdes para a determinacdo de critérios de qualidade da agua
envolvendo esses contaminantes venham sendo desenvolvidas (SAUVE; DESROSIERS,
2014; UE, 2015; USEPA OW/ORD, 2008).

A preocupacao com CPEs deve-se ao uso generalizado de muitos desses compostos, a
suspeita ou a recente identificacdo de sua presenca em diferentes nichos do ambiente e a
possibilidade de que sua persisténcia ou toxicidade alterem o metabolismo de seres vivos
(SAUVE; DESROSIERS, 2014; USEPA OW/ORD, 2008). Muitos desses compostos podem
ser perturbadores enddcrinos que, mesmo em baixos niveis de exposicdo, afetam os niveis e 0
funcionamento de horménios, podendo inclusive prejudicar a reproducdo de seres Vivos.
Ainda, a exposicdo a esses produtos durante estagios iniciais de vida pode levar a efeitos de
longo prazo na vida adulta (USEPA, 2015). Os CPEs incluem pesticidas, fragrancias,
plastificantes, hormdnios, retardantes de chama, produtos farmacéuticos e de cuidado pessoal
(SAUVE; DESROSIERS, 2014; USEPA, 2015; USEPA OW/ORD, 2008).

3.2 COMPOSTOS FARMACEUTICOS

Os produtos farmacéuticos, apesar de serem consumidos hd muito tempo, surgem
como contaminantes de preocupacdo emergente somente nas duas Ultimas décadas (SAUVE;
DESROSIERS, 2014). Devido a esforcos para identificar compostos organicos
antropogénicos ao nivel de ng/L no ambiente, compostos farmacéuticos ativos vém sendo
documentados em efluentes e corpos receptores de diferentes partes do mundo (NAKADA et
al., 2007). A preocupacdo com esses compostos advéem de sua continua liberacdo, de sua
persisténcia e da possibilidade de efeitos ndo intencionais a espécies ndo-alvo, como
bioacumulagdo e efeitos ecotoxicologicos, existindo ainda a possibilidade de formacdo de

metabdlitos e produtos de degradacdo que podem ser inclusive mais téxicos do que o
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composto  original (HUERTA; RODRIGUEZ-MOZAZ; BARCELO, 2012;
XEKOUKOULOTAKIS et al., 2010).

3.2.1 Antibioticos

Entre os muitos produtos farmacéuticos, estdo os antibidticos, que sdo utilizados para
tratar e prevenir infeccdes em humanos e animais. Ainda, alguns antibiéticos sdo utilizados
como promotores de crescimento na criacdo de animais, na aquicultura, na fruticultura e na
apicultura (CHOW; WALDRON; GILLINGS, 2015; HIRSCH et al., 1999; KUMMERER,
2009a; MIAO et al., 2004; SEGURA et al., 2009). Esses compostos podem ser introduzidos
no ambiente por meio de residuos e efluentes industriais, armazenamento e disposicao
impréprios de medicamentos, ou lixiviados de aterros (Figura 1). Uma das mais importantes
vias, entretanto, é a liberacdo desses compostos em excrementos animais e humanos
(HIRSCH et al., 1999; KUMMERER, 2009a; PEREIRA et al., 2012; SEGURA et al., 2009).

Aquiulnes

Esgoto Homem [+ Farmaco

— I

Lixo doméstico ‘ M4 armazenagem
Animas

Estocagem
do esterco

Estado de
tratamento

P
’_/- b *  Solo

Biossélido Agua subterrinea Agua superficial

AN J
——— Aguapotivel

Figura 1 — Vias de contaminacéo do ambiente por produtos farmacéuticos (PEREIRA et al., 2012).

Os antibidticos sdo parcialmente metabolizados e a taxa de metabolizacdo depende de
cada composto. Estudo na Alemanha indica que cerca de 70% dos antibiéticos consumidos
sdo excretados sem metabolizacdo (KUMMERER, 2009a), de modo que tanto o farmaco
original quanto seus metabdlitos chegam a ETEs. Durante o tratamento, muitos desses
compostos sdo apenas parcialmente removidos, de forma que a liberagdo dos efluentes pode
provocar contaminacdo do ambiente aquatico (HIRSCH et al., 1999; KUMMERER, 2009a;
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XEKOUKOULOTAKIS et al., 2010). A utilizacdo de dejetos animais ou humanos ou, ainda,
de biossolidos provenientes de ETES, como fertilizantes pode também contaminar o solo, e 0
escoamento superficial sobre esses terrenos é outra fonte de contaminacdo de &guas
superficiais (HIRSCH et al., 1999; KUMMERER, 2009a; MIAO et al., 2004; PEREIRA et
al., 2012). A aplicagdo pode afetar inclusive dguas subterraneas, devido a percolacdo e recarga
de aquiferos (HIRSCH et al., 1999).

Devido ao seu uso disseminado, os antibioticos estdo entre as classes farmacéuticas
mais frequentemente observadas em &guas residuais (HE et al., 2015), sendo também
encontrados em aguas superficiais. Apesar de existirem muitos estudos sobre a ocorréncia
desses compostos em paises de alta renda, hd uma quantidade muito menor de andalises em
paises de baixa e média renda (SEGURA et al., 2009). Ainda assim, diversos estudos tém
relatado a presenca de antibioticos em aguas superficiais e/ou efluentes de ETEs em paises
como Estados Unidos, Canada, Australia, Portugal, Alemanha, China e Brasil. Os compostos
encontrados pertencem a diferentes classes, incluindo macrolideos, e estdo frequentemente na
faixa de ng/L, mas concentracdes de até 6ug/L em efluentes de ETE e 2ug/L em aguas
superficiais foram encontradas (HE et al., 2015; HIRSCH et al., 1999; JIANG et al., 2013;
KARTHIKEYAN; MEYER, 2006; LOCATELLI, 2011; MIAO et al., 2004; PEREIRA et al.,
2015; WATKINSON et al., 2009).

A presenca de antibioticos no ambiente inclui, além de preocupagdes comuns a outros
produtos farmacéuticos e CPEs, a possibilidade de que antibioticos modifiqguem a comunidade
de algas (que constituem a base da cadeia tréfica em ambientes aquaticos) e a comunidade
microbiana, afetando a degradacdo de matéria organica, inclusive em estacfes de tratamento
(KUMMERER, 2009a; MARTINEZ, 2009; WATKINSON et al., 2009). Existe também a
possibilidade de efeitos toxicos sinérgicos, antagdnicos ou aditivos quando dois ou mais
antibioticos sdo combinados (CHRISTENSEN; INGERSLEV; BAUN, 2006). Contudo,
talvez a maior relevancia de antibioticos no ambiente seja a possibilidade de sua presenca
acelerar o desenvolvimento e disseminacdo de bactérias resistentes a esses compostos,
incluindo bactérias patogénicas (BENGTSSON-PALME; LARSSON, 2016; MARTINEZ,
2009), podendo levar a enfermidades que sdo cada vez mais dificeis de tratar (HIRSCH et al.,
1999), ou que ndo sdo trataveis com antibidticos.

Na esfera de tratamento médico, sabe-se que a aplicacdo de antibioticos,
especialmente em longo prazo e em doses que ndo inibem ou matam todas as bactérias
sensiveis, favorece a predominancia de bactérias resistentes e a transferéncia de genes de

resisténcia (KUMMERER, 2009b). Apesar de ndo existir vasto conhecimento sobre os
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impactos de concentragdes mais baixas de antibioticos, como aquelas encontradas no
ambiente como um todo (HIRSCH et al., 1999), alguns estudos indicam correlagdo entre a
concentracdo de alguns antibidticos e genes de resisténcia (GAO et al., 2015; HUERTA et al.,
2013; JIANG et al., 2013), bem como aumento na frequéncia de transferéncia de dado
plasmideo de resisténcia quando culturas bacterianas foram expostas a concentra¢des na faixa
de pg/L de certos antibidticos (KIM et al., 2014).

Alguns autores acreditam que a liberacdo de bactérias ja resistentes em efluentes seja
mais importante do que a emissdo de antibidticos em si, e que a desinfec¢do do efluente seria
mais importante do que a remocdo de antibidticos (BENGTSSON-PALME; LARSSON,
2016; KUMMERER, 2009b). Entretanto, a ndo regulamentacio do lancamento desses
compostos no ambiente “poderia levar a intensificacdo de um problema que ja atingiu graves
proporgdes” (BENGTSSON-PALME; LARSSON, 2016). Dessa forma, considerando a
frequente deteccdo de antibioticos em efluentes, seus efeitos toxicos e a possibilidade de
intensificacdo de selecdo de resisténcia, é imperativo o principio da precaucdo. Assim, € de
extrema importancia que se desenvolvam métodos para a remocdo de antibioticos em

efluentes.

3.2.2 Eritromicina

A eritromicina é um antibidtico do grupo dos macrolideos, que tém um anel central de
lactona com 12 a 16 atomos. Na eritromicina (Figura 2), esse anel contém 14 atomos, e a ele
se ligam cetonas e amino-aglcares (GIGUERE, 2013). O composto apresenta formula
molecular C37He7NO13, peso molecular de 733,9, pKa de 8,8 e é soldvel em agua (2g/L),
etanol, acetona, cloroférmio, acetonitrila e etil-acetato (SIGMA-ALDRICH, [s.d.]).

Figura 2 — Formula estrutural da eritromicina (GIGUERE, 2013).

A eritromicina € efetiva contra bactérias gram-positivas e algumas bactérias gram-

negativas, como espiroquetas. Suas propriedades antibidticas sdo devidas a inibi¢do da sintese
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proteica bacteriana (CHRISTENSEN; INGERSLEV; BAUN, 2006; JESSICK, 2010). E
considerada um antibiotico de amplo espectro (JESSICK, 2010), tendo um espectro similar ou
um pouco maior do que a penicilina, sendo frequentemente indicada para pessoas que tém
uma alergia severa a esse composto (FAKHRI et al., 2016). A droga também é utilizada em
aquicultura (CHRISTENSEN; INGERSLEV; BAUN, 2006) e na criagdo de aves e gado, tanto
na prevencgdo de doengas quanto para a promogao de crescimento (JESSICK, 2010).

A excrecdo de macrolideos se da especialmente pela bile e pelas fezes (50-67%)
(MCARDELL et al., 2003). A excrecdo de eritromicina inalterada é de mais de 60%
(HIRSCH et al., 1999), sendo a excre¢do urinaria de 5-10% (MCARDELL et al., 2003). A
eritromicina é altamente suscetivel a degradacdo por é&cidos gastricos (GIGUERE, 2013),
resultando em um metabolito com uma aparente perda de agua conhecido como eritromicina-
H.O (Figura 3) (MCARDELL et al., 2003). Essa perda provavelmente também ocorre no
ambiente (HIRSCH et al., 1999), sendo a eritromicina-H.O a forma analisada na maioria dos
estudos (FAN et al., 2009).

Figura 3 — Formacdo da eritromicina-H,O a partir da eritromicina (MAJER, 1981).

Apesar de alguns trabalhos indicarem que a eritromicina-H>O ndo exibe propriedades
antibioticas (HIRSCH et al., 1999; MAJER, 1981), existem estudos indicando sua capacidade
de induzir resisténcia (FAN et al., 2009; MAJER, 1981). Um estudo com Staphylococcus
aureus observou que o efeito inibitério (antibidtico) ocorreu quando da presenca de
eritromicina, mas ndo de eritromicina-H2O. Entretanto, 0 mesmo estudo identificou inducéo
de resisténcia a carbomicina, por meio de distorces na zona inibitoria desse antibidtico em
meio de cultura solido, tanto pela eritromicina, quanto pela eritromicina-H2O. Ainda, foi
identificada reducdo da atividade inibitoria da eritromicina quando adicionada a culturas cujas
bactérias foram previamente expostas a eritromicina-H.O. Esse fato é considerado um
indicativo do desenvolvimento de resisténcia a eritromicina devido a influéncia de
eritromicina-H>0 (MAJER, 1981).

E importante ressaltar a grande prescricdo de eritromicina na maioria dos paises. No

Canada, por exemplo, os macrolideos sdo o segundo grupo mais prescrito entre 0s
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antibidticos, sendo a eritromicina a terceira droga mais prescrita desse grupo (MIAQO et al.,
2004). Macrolideos e sulfonamidas séo os antibioticos de maior prevaléncia no ambiente em
niveis de alguns microgramas por litro (ESTEVEZ et al., 2005). Particularmente, a
eritromicina-H2O foi encontrada na maioria das aguas superficiais e dos efluentes analisados
em diversos paises (FAN et al., 2009), sendo frequentemente encontrada em paises como
Alemanha, Canada, Suica, Estados Unidos, Australia e China. As concentracdes relatadas
estdo geralmente na faixa de ng/L ou pg/L, sendo encontradas concentrac@es de até 1,7ug/L
em aguas superficiais e de até 6ug/L em efluentes (FAIRBAIRN et al., 2016; GAO et al.,
2015; HIRSCH et al., 1999; MCARDELL et al., 2003; MIAO et al., 2004; WATKINSON et
al., 2009).

Tendo em vista 0 acima exposto, a eritromicina € um CPE particularmente relevante,
incluido na lista de vigilancia das substancias prioritarias para monitoramento na Unido
Europeia (UE, 2015). Dessa forma, conclui-se ser de particular importancia que se
desenvolvam estudos e métodos para remocgdo deste poluente durante o tratamento de

efluentes.

3.3 PROCESSOS CONVENCIONAIS DE TRATAMENTO

Processos convencionais de tratamento de efluentes baseiam-se em processos fisicos,
quimicos e biologicos. Os processos fisicos constituem-se de separagdo, transicdo ou
transferéncia de fase e separacdo molecular, incluindo tratamentos como filtracéo,
sedimentacdo, destilacdo e adsorcdo. Apesar de apresentarem alta eficiéncia na remocéo de
alguns compostos e de permitirem a depuracdo do efluente, esses processos ndo degradam os
contaminantes. Assim, a contaminacdo persiste nos residuos secundarios, muitas vezes de
forma mais concentrada, ainda que em volume menor, fazendo com que esses ainda precisem
ser adequadamente dispostos (BHATTACHARJEE; SHAH, 1998; FREIRE et al., 2000).

Processos quimicos utilizam produtos quimicos e incluem tratamentos como
coagulacéo, floculacdo e precipitacdo, que também possibilitam apenas uma mudanca de fase
dos contaminantes (FREIRE et al., 2000). Tem-se também a oxidacdo quimica de
contaminantes, que visa sua mineralizacdo a CO., H>O e compostos inorganicos, ou, no
minimo, sua conversdo a compostos menos toxicos (ANDREOZZI et al., 1999). Um agente
oxidante conhecido é o cloro ativo, que pode ser utilizado na oxidacdo de certos compostos,
mas € mais comumente utilizado como alvejante e biocida (SANTOS et al., 2009). Outros
produtos empregados para oxidacdo e desinfeccdo sdo o peroxido de hidrogénio (H20z) e

0zonio (0Os3), mas limitagbes quanto a transferéncia de massa e custos para degradar 0s
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compostos satisfatoriamente restringem sua utilizacdo para degradagdo de contaminantes
(BHATTACHARIJEE; SHAH, 1998). Ainda, certos compostos tém alta estabilidade quimica
e/ou dificilmente sofrem mineralizacdo total, de forma que sistemas convencionais ndo séo
suficientemente efetivos para sua degradacdo (ANDREOZZI et al., 1999).

Finalmente, tem-se 0s processos biolégicos, que sdo os mais frequentemente utilizados
para tratamento de efluentes, tendo em vista sua capacidade de tratar grandes volumes e seu
baixo custo. Processos biologicos levam a oxidacdo de compostos organicos através de sua
utilizacdo como substrato por microrganismos. Esses processos podem ser divididos em
aerobios, em que oxigénio molecular é utilizado como aceptor de elétrons, levando a
formacdo de CO; e H.0, e anaerobios, que levam a formacdo de CO2 e CHas, € nos quais 0
aceptor de elétrons € outra espécie que ndo o oxigénio molecular, como CO;, SOs* ¢ NO*
(FREIRE et al., 2000). Entretanto, processos biologicos também apresentam inconvenientes
devido a necessidade de grande area superficial, a sensibilidade dos processos a condic¢des do
meio (pH, temperatura, nutrientes) e caracteristicas do efluente (presenca de compostos
toxicos), a formacdo de grande quantidade de biomassa, principalmente em processos
aerobios, e aos longos tempos de retencdo (FREIRE et al., 2000; HUANG; DONG; TANG,
1993). Finalmente, existem compostos resistentes a processos biologicos (ANDREOZZI et
al., 1999), como diversos antibioticos, que podem inclusive afetar o tratamento pela
modificacdo da comunidade microbiana.

Apesar de importantes para a remocao de contaminantes, métodos convencionais sao
projetados para eliminar solidos, contaminantes particulados, nutrientes e matéria organica
biodegradavel solivel, de forma que sdo frequentemente ineficientes na remocao de produtos
farmacéuticos sollveis pouco biodegradaveis (NAKADA et al., 2007). Esse é o caso de
antibioticos, ja que, observando-se as analises quanto a sua presenca no ambiente aquatico e
em efluentes de ETES apresentados nos topicos anteriores, 0S processos usuais utilizados para
tratamento de efluentes ndo removem completamente esses compostos (HIRSCH et al., 1999;
SEGURA et al., 2009). A eficiéncia de remocdo depende do tipo de tratamento de cada ETE e
dos antibioticos especificos, mas em certos casos eficiéncias abaixo de 50% foram relatadas
(PEREIRA et al., 2015).

Dessa forma, nota-se a necessidade do desenvolvimento de tecnologias capazes de

remover esses compostos mais eficientemente, tais como os processos oxidativos avan¢ados.
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3.4 PROCESSOS AVANCADOS DE TRATAMENTO

Processos oxidativos avangados envolvem a utilizacdo de espécies reativas,
principalmente o radical hidroxila (HO«), para degradacdo de compostos organicos a varios
produtos intermediarios de reacdo até chegar a produtos finais inertes, com mineralizacdo dos
compostos (KLAVARIOTI; MANTZAVINOS; KASSINOS, 2009; VINODGOPAL et al.,
1998). O HO- é uma espécie extremamente reativa e ndo-seletiva (ANDREOZZI et al., 1999;
OLLER; MALATO; SANCHEZ-PEREZ, 2011) que pode ser gerado por uma variedade de
meétodos (FREIRE et al., 2000; VINODGOPAL et al., 1998).

O radical hidroxila oxida compostos organicos principalmente por abstracdo de
hidrogénio (Equacdo (1)), gerando radicais organicos (Re), que reagem com oxigénio
molecular (Equacdo (2)). Isso inicia reacGes de oxidacdo em cadeia, que eventualmente levam
a mineralizagcdo dos compostos. Também é possivel que os compostos (RX) sejam oxidados
por adicédo eletrofilica (Equacéo (3)), ou por transferéncia de elétrons para o radical hidroxila
(Equagéo (4)) com posterior transferéncia de um préton, formando um radical organico que
segue a cadeia de reacdes desencadeada pela Equacdo (2) (LEGRINI; OLIVEROS; BRAUN,
1993).

HO ¢ + RH = Re +H,0 (1)
Re+0, > RO, » )

HO  + RX - HORX e (3)
HO ¢ + RX = RX* ¢ 4+ HO™ 4)

POAs tém como vantagens: a degradacdo de substancias toxicas, recalcitrantes ou nao-
biodegradaveis, podendo ser integrados como etapa anterior ou posterior de tratamentos
bioldgicos e fisico-quimicos convencionais; a versatilidade na forma de producdo do radical
hidroxila, possibilitando a adaptacdo a tratamentos especificos; as altas constantes de reacédo
(elevada cinética de reacdo); a possivel mineralizacdo total dos contaminantes, evitando a
necessidade de disposicdo final; e, em alguns casos, a menor utilizacdo de energia e/ou nado
adicdo de produtos quimicos (ANDREOZZI et al., 1999; HEBERLE, 2016; KLAVARIOTI;
MANTZAVINOS; KASSINOS, 2009; SILVA, 2013). As desvantagens compreendem a
possibilidade de formacdo de produtos de degradacdo mais tOXicos que Seu precursor, um
maior tempo de retencdo em alguns casos e a necessidade de mado de obra qualificada
(HEBERLE, 2016). Tendo em vista a utilizacdo de energia e, em alguns casos, reagentes
caros, a aplicacdo de POAs a efluentes com alta demanda quimica de oxigénio (DQO) é
limitada. Entretanto, a combinacdo desses métodos com métodos tradicionais é adequada e

muito atrativa para determinados efluentes e objetivos, se os apropriados estudos e projeto do
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tratamento forem realizados (ANDREOZZI et al., 1999; OLLER; MALATO; SANCHEZ-
PEREZ, 2011).

Existem dois tipos de sistemas de POAs: homogéneos e heterogéneos. Os sistemas
homogéneos ndo utilizam catalisador na forma solida (HEBERLE, 2016; SILVA, 2013;
TEIXEIRA; JARDIM, 2004), sendo os radicais hidroxila gerados pela utilizacdo de oxidantes
como H20, e Oz em conjunto ou ndo com luz ultravioleta (UV), reagente de Fenton (mistura
de sais ferrosos e peroxido de hidrogénio), ultrassom (sonoquimica), feixe de elétrons, plasma
e radidlise (FREIRE et al, 2000; SILVA, 2013; TEIXEIRA; JARDIM, 2004;
VINODGOPAL et al., 1998). As Equacdes (5), (6), (7) e (8) demonstram a formacdo do
radical pelo uso de reagente de Fenton e sistemas Os3/H.0,, O3/UV e H>0,/UV,
respectivamente (ANDREOZZI et al., 1999; HEBERLE, 2016; LEGRINI; OLIVERQOS;
BRAUN, 1993).

Fe?* + H,0, — Fe3* + HO ¢ + HO™ (5)
203+H202—)2H0.+302 (6)
h
0, + H,0 = H,0, + 0, (7
h
H,0, — 2 HO (8)

A utilizacdo de radiacdo para promover diretamente a oxidacdo dos compostos
organicos, apesar de nao caracterizar um POA, € outro mecanismo por meio do qual poluentes
podem ser degradados, conhecido como fotdlise direta (FD). Reacbes de foto-oxidacao
ocorrem pela excitacdo eletronica do composto por incidéncia de radiagdo UV (Equacdo (9)) e
transferéncia de elétron para oxigénio molecular (Equacao (10)), com posterior recombinacao
dos ions radicais ou hidrolise do cation radical. Outra possibilidade é que a foto-oxidacéo se
dé por homdlise (Equacédo (11)), formando radicais organicos (Re) que reagem com oxigénio
(Equacdo (2)) (LEGRINI; OLIVEROS; BRAUN, 1993). A fotolise geralmente tem eficiéncia
mais baixa do que a geracdo de radicais hidroxila, de forma que ela € mais utilizada em

estudos tedricos ou comercialmente para desinfec¢do (TEIXEIRA; JARDIM, 2004).

h
CoC (9)
C*+0,> Cte4+0, o (10)
h
R—X SRe+Xs (11)

Finalmente, tém-se os processos heterogéneos, que utilizam catalisadores sélidos para
acelerar as reacOes, geralmente 6xidos semicondutores (HEBERLE, 2016; SILVA, 2013,
TEIXEIRA; JARDIM, 2004). Como nos processos homogéneos, os heteregéneos também
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podem ser irradiados com UV ou n&o. Os processos sem irradiacdo incluem eletro-Fenton, em
que reacdes de Fenton ocorrem apos formacgdo de H2O> por reducéo de oxigénio através da
aplicacdo de potencial (eletrolise) (HUANG; DONG; TANG, 1993). Entre 0s processos com
irradiacdo, pode-se citar a FH, explicada em mais detalhe no topico seguinte.

3.5 FOTOCATALISE HETEROGENEA

O processo de FH é caracterizado por utilizar um catalisador, usualmente um
semicondutor, que pode ser fotoexcitado e conduzir reacdes fotocataliticas na sua superficie.
Alguns materiais possuem duas zonas energéticas: a banda de valéncia (BV), que tem menor
energia e nao permite movimentacao de elétrons, e a banda de conducdo (BC), que apresenta
maior energia e permite movimentacdo livre de elétrons. De acordo com a ocorréncia de
descontinuidade (band-gap, BG) entre essas duas zonas, os diferentes materiais podem ser
classificados em condutores (como metais), semicondutores e isolantes (Figura 4) (REXLAB,
2015).

Gap de energia
suficiente para

ocorrer conducio -
Gap de energia
<— muito alto para

ocorrer condugao

Condutor Semicondutor Isolante

Energia

Figura 4 — Classificacdo de materiais segundo a organizacao de suas bandas de energia (REXLAB, 2015).

No processo de FH, quando da irradiacdo UV/Visivel de semicondutores, a absor¢éo
de um foton com energia suficiente leva a promocédo do elétron da BV para a BC, formando
um par elétron/lacuna (e/h*) (FREIRE et al., 2000; HEBERLE, 2016; SURI et al., 1993;
SILVA, 2013; TEIXEIRA; JARDIM, 2004). A Equacdo (12) representa a excitacdo do
semicondutor (exemplificado como diéxido de titanio, TiO;) e formacdo do par e/h*
(LEGRINI; OLIVEROS; BRAUN, 1993).

h
Ti0, — TiO, (e~ + h*) (12)
O par e/h™ pode sofrer recombinacdo no interior da estrutura do 6xido ou na

superficie, como observado na Figura 5, 0 que leva a liberacdo de energia térmica ou

producdo de luminescéncia e a desativacdo do semicondutor (SURI et al., 1993; ZIOLLI,
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JARDIM, 1998). Quando isso ndo ocorre, sdéo mantidos na superficie do catalisador sitios

redutores e oxidantes, que podem catalisar rea¢des quimicas (FREIRE et al., 2000).

PARTICULA DO
CATALISADOR

0,

. Reacdo de Redugdo
Ceh -

CB
“} 0, H,0,
Recombinagdo

interna

Energia de
Band Gap Recombinagio SOLUCAO

em Superficie
l Excitagdo *OH: R*

VB "’h+vh - Reagdo de Oxidagdo
7 H,0/0H; R

Figura 5 — Mecanismo simplificado para fotoativacdo de um catalisador semi-condutor (SURI et al., 1993).

~
hy

Na BV do semicondutor, podem ocorrer reacdes de oxidacdo, com transferéncia de
elétron das moléculas adsorvidas ao catalisador (Rad, H2Oad € OH2q) para a lacuna (TiO2(h")).
Tanto o substrato orgénico (R) quanto o solvente (H20 e OH") podem ser oxidados (Equacdes
(13), (14) e (15)), mas devido a maior concentragdo de H.O e OH" adsorvido ao catalisador, a
reacdo com o solvente é geralmente mais importante (LEGRINI; OLIVEROS; BRAUN,
1993).

TiO,(h*) + Ryq = TiO, + Ryg ™t e (13)
TiO,(h*) + H,0,4 —» TiO, + OH,q* +H* (14)
TiO,(h*) + OH .4 — TiO, + HO,4 ¢ (15)

Ja na BC, podem ocorrer reacdes de reducao de oxigénio, formando anion superéxido
(O2*) (Equacdo (16)). A partir do anion superoxido pode formar-se H.O, (Equacdes (17) e
(18)), a partir do qual pode se formar radical hidroxila (Equacdo (19)) (LEGRINI;
OLIVEROS; BRAUN, 1993; ZIOLLI; JARDIM, 1998). Esse radical, como citado

anteriormente, é o principal responsavel pela oxidacdo dos compostos organicos.

TiO,(e) + 0, > Ti0, + 0, e (16)
0, e +H* > HO, o (17)
HO, « +HO, > H,0, + 0, (18)

TiO,(e”) + H,0, - TiO, + OH™ + HO o (19)
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Existem diversos semicondutores que podem ser utilizados como catalisadores,
incluindo TiO2, ZnO, CdS, ZnS, Fe.03, SiO2 e Al>Os (TEIXEIRA; JARDIM, 2004; ZIOLLI;
JARDIM, 1998). TiO, é um oOxido particularmente interessante tendo em vista suas
propriedades que incluem: baixo custo, alta estabilidade quimica e fética, insolubilidade em
agua, biocompatibilidade e ndo toxicidade (FREIRE et al., 2000; KHAN et al., 2014). Assim,
esse é um dos fotocatalisadores mais utilizados para fotodegradacdo de compostos organicos
(FREIRE et al., 2000).

Finalmente, é interessante notar que a fotocatalise pode empregar fotocatalisadores em
suspensdo ou suportados, imobilizados em um substrato. A desvantagem na utilizacdo de
suspensoes € a necessidade de uma etapa de recuperacdo do catalisador depois do tratamento,
aumentando o tempo e custo do processo, de forma que diversos estudos tém investigado a
utilizagdo de catalisador imobilizado (SILVA et al., 2016a).
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4 MATERIAIS E METODOS

O presente trabalho empregou catalisadores imobilizados para avaliar o processo
oxidativo avancado de FH na degradacdo do antibiético eritromicina. Realizaram-se ensaios
de FH utilizando duas diferentes configuracdes (dois fluxos de fétons), bem como ensaios de
FD para avaliar se a eritromicina é passivel de fototransformacdo. As solucdes resultantes

foram analisadas por diferentes métodos analiticos.

4.1 SOLUCOES

A solucdo mée foi preparada diluindo 1g de eritromicina (Sigma-Aldrich, > 99%) em
agua destilada e deionizada, para um volume final de 1L, resultando em uma solucéo de pH
8,9. As solugbes iniciais utilizadas em cada ensaio foram preparadas retirando-se uma
aliquota de 200mL da solucdo mée e diluindo-a em agua destilada e deionizada para um
volume final de 4L, resultando em uma concentracdo final de 50mg/L. Apesar de as
concentracdes de antibioticos em efluentes de ETES e em aguas superficiais estarem na ordem
de pg/L ou ng/L, optou-se pela concentracdo mais alta de 50mg/L para permitir e facilitar a
avaliacdo do processo de degradacdo da eritromicina com os metodos analiticos utilizados
neste estudo.

O pH natural da solucédo de trabalho variou entre 6,5 e 7,4, devido a variagdes na agua
destilada e deionizada utilizada. O pH pode alterar a carga superficial do catalisador, bem
como a estrutura molecular de certos compostos organicos, influenciando nos fenémenos de
adsorcao e interacdo entre o catalisador e as moléculas de substrato, podendo afetar na taxa de
degradacdo fotocatalitica (PISCOPO; ROBERT; WEBER, 2001; WANG et al., 2008). Dessa
forma, para diminuir a influéncia desse parametro, o pH da solucdo inicial foi ajustado para
70,2 antes do inicio do ensaio, utilizando-se soluces de 0,01M de H2SO4 ou 0,01M de
NaOH.

4.2 RADIACAO UV

Neste trabalho, foram utilizadas lampadas de vapor de mercurio de alta pressdo (HPL-
N) de 125W e 250W. A caracterizacdo do espectro de emissdo das lampadas foi realizada
utilizando um espectrébmetro Princeton Acton Spectra Pro 2300, com auxilio de uma
fotomultiplicadora. A Figura 6 mostra o espectro das lampadas HPL-N de 125W e 250W nas
regibes UV-B e UV-C. E possivel observar que os espectros de emissdo das duas lampadas
sdo semelhantes, e que ambas emitem na regido de 245-300nm, havendo um pico de emisséo

em 254nm.
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Figura 6 — Espectro de emisséo das lampadas HPL-N de 125W e 250W.

As intensidades de radiagdo UV-C (E, em mW/cm?) que chegam a superficie do
catalisador foram medidas no comprimento de onda 254nm, para o qual as lampadas
apresentam um pico de emissdo, utilizando-se um aparelho UV light meter da Instrutherm
MRUR-203. As medidas foram realizadas em dois meios aquosos, um contendo agua
destilada e deionizada e outro contendo a solucéo inicial.

Com os valores de E medidos é possivel calcular o nimero de fotons (Np, em 1/m?s) a

partir da Equacéo (20).
Ny, = — (20)

onde E;p (J) é a energia de um foton, calculada a partir da equacédo de Planck:
h X c
E, = x (21)

sendo h a constante de Planck (6,626 x 103 Js), ¢ a velocidade da luz (2,998 x 10® m/s) e A o

comprimento de onda (m).
Finalmente, o fluxo de fotons (Eqf) pode ser representado em mol/m?s conforme a
Equacdo (22), onde Na é o nimero de Avogrado (6.02 x 1023 mol™?) (SILVA et al., 2016b).

Np
qf = N_A (22)

Ainda, a dose de radiacdo (D), pode ser calculada a partir da intensidade de radiacdo
por (SILVA, 2013):

E

D=E X t, (23)

onde te € 0 tempo de exposicdo do efluente, calculado pela Equacao (24).
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teVy
te = (24)
e Vt

onde t; € o tempo total do experimento, Vy é o volume (til do reator e V¢ é o0 volume total de

efluente a ser tratado.

4.3 SISTEMA EXPERIMENTAL

A solucdo de trabalho foi armazenada em um reservatorio com capacidade de 4,5L,
ndo exposto a radiagdo. Desse reservatorio, a solugdo foi recirculada para o reator utilizando-
se uma bomba peristéltica, com uma vazdo média de 1L/min. O reator cilindrico constitui-se
de vidro borossilicato, com capacidade de 2L, e é anelar, sendo acoplado a um banho
ultratermostato para controle de temperatura. No centro do reator foi posicionada a fonte de
radiagdo UV, constituida das lampadas HPL-N de 125W ou 250W e seu respectivo reator,
sem o bulbo de vidro, acoplada a um bulbo de quartzo. Em torno da fonte de radiacéo
posicionaram-se os catalisadores, o que favorece a maxima irradiacdo da superficie catalitica
(HEBERLE, 2016). O catalisador mais proximo da fonte de radiagcdo € composto de Ti/TiO, e
tem area superficial geométrica de 118cm? (Figura 7a). Ja o semicondutor posicionado em
torno desse, com um espagamento de 0,5cm, € do tipo ADE®, constituido de Ti/Ruo3Tio702 €
tem area superficial geométrica de 475,2cm? (Figura 7b). A Figura 8 esquematiza o reator

para melhor entendimento.
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Figura 8 — Reator utilizado nos experimentos, onde 1 e 2 sdo a entrada e a saida do banho termostético, 3 e 4 séo
a entrada e saida do efluente, 5 é a lampada de vapor de mercurio, 6 é o bulbo de quartzo, 7 é o catalisador
Ti/TiO2 e 8 é o catalisador Ti/RugsTio 70, (SILVA, 2013).
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4.4 ENSAIOS DE OXIDACAO

Os ensaios de oxidacdo e oxidacdo avangada foram realizados utilizando as
configuragOes apresentadas na Tabela 1. Para os ensaios de FH, realizados em triplicata,
foram avaliadas duas fontes de radiagdo (dois fluxos de fotons, conforme descrito no item 5.2
a seguir). Com o intuito de avaliar se a eritromicina sofre fototransformacéo e qual a efetiva

participacdo dos catalisadores no processo de FH, realizaram-se também ensaios de FD.

Tabela 1 — Ensaios de fotocatalise heterogénea e fotdlise direta realizados.

Fonte de Radiagéo

Configuragdo w) Catalisador Tempo de tratamento (min)
FH1 125 Ti/TiOxTi/Ruo3Tio,702 0, 60, 120, 180, 240
FH2 250 Ti/TiOxTi/Ruo3Tio,702 0, 60, 120, 180, 240
FD 250 - 0, 60, 120, 180, 240

45 ANALISES

As amostras coletadas ao longo do processo, nos tempos de tratamento apresentados
na Tabela 1Tabela 1, foram analisadas com relagdo a carbono organico total (COT), demanda
quimica de oxigénio (DQO) e potencial de Hidrogénio (pH). A amostra inicial foi tambéem

analisada por espectrofotometria de UV/Visivel.

45.1 UV/Visivel

Para avaliar a absorcdo de radiacdo pela eritromicina, a solugcdo mée e a solucdo de
trabalho foram caracterizadas por espectrofotometria de UV/Visivel (T80+ UV/VIS
SPECTROMETER, PG Instruments Ltd). A analise foi realizada utilizando cubetas de quartzo

de caminho oOptico de 10 mm e varreduras entre 0os comprimentos de onda 190 a 900nm.

4.5.2 Demanda Quimica de Oxigénio (DQO)

Para determinacdo de DQO utilizou-se 0 método colorimétrico de refluxo fechado,
conforme Standard Methods (APHA; AWWA; WEF, 1999) e um espectrofotdmetro T80+
UV/VIS SPECTROMETER, PG Instruments Ltd. O método consiste na digestdo das amostras
pela utilizacdo do oxidante dicromato de potassio (K2Cr.O7) em presenca do catalisador
sulfato de prata (Ag2SO4) e calor. ApoOs digestdo, acompanhou-se a diminuicdo da
concentragdo de CrO;2 medindo-se a absorgdo em 420nm, conforme preconizado pelo
método para amostras com DQO menor do que 90mgO2/L. Para célculo da DQO, utilizou-se
uma curva de calibracdo (Figura 9) previamente construida com solucbes de biftalato de

potassio com DQO conhecida.
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Figura 9 — Curva de calibracdo para célculo da DQO.

4.5.3 Carbono organico total (COT)

O COT foi determinado pelo método Non-Purgeable Organic Carbon (NPOC) que se
refere a atomos de carbono organico presentes sob forma ndo volatil na amostra,
representando o carbono organico ndo-purgavel (SILVA, 2013). Para tal, utilizou-se um
aparelho TOC-L CPH Shimadzu.

454 pH
O pH foi determinado pelo método potenciométrico, utilizando-se um pHmetro Kasvi
de bolso com compensacdo automatica de temperatura, calibrado previamente com solucgdes

padrdo tampdes 7,0 e 4,0 (Merck).

4.6 CALCULO DA CINETICA DE REACAO

A cineética da reacdo de mineralizacdo de um composto pode ser calculada a partir da
determinacdo do COT em diferentes tempos de tratamento. O modelo de Langmuir-
Hinshelwood é o mais utilizado para explicar a cinética de processos cataliticos heterogéneos
e pode ser simplificado a uma cinética de primeira ordem para baixas concentracdes de
substrato (Equacdo (25)) (KONSTANTINOU; ALBANIS, 2004; KUMAR; PORKODI;
ROCHA, 2008). Apesar da definicdo de concentragdes altas ou baixas variar
consideravelmente com o sistema, frequentemente pode-se utilizar um limite de 100 mg/L
(BOLTON et al., 2001).

In (o) = —kapt (25)

onde COTyo é o valor de COT inicial, COT é o valor de COT no tempo t (min), e kap é a
constante de reacdo aparente de primeira ordem (min™). Assim, plotando-se um gréfico de
In(COT/COTo) em funcdo do tempo, tem-se uma reta cuja inclinacdo € igual a constante Kap
(KONSTANTINOU; ALBANIS, 2004).
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A partir de ksp também é possivel calcular o tempo de meia-vida da substancia, que
representa 0 tempo necessario para degradacdo dos compostos a metade da concentracdo
inicial, conforme a Equagéo (26) (HAMAD et al., 2016).

0,693

t1/2 = k (26)
a

p
4.7 CALCULO DO CONSUMO ENERGETICO

A energia elétrica por ordem de magnitude (Eeo, em kWh/m®/ordem) pode ser
calculada a partir da Equacao (27), que permite a comparacao entre 0 consumo energético de
diferentes processos para baixas concentragdes de contaminantes (BOLTON et al., 2001).

_ Pxtx1000
Vx 60 x In(“0/)

Ego (27)

onde P é a poténcia (kW) e V é o volume tratado (L) no tempo t.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 CARACTERIZAQAO POR ESPECTROSCOPIA DE UV/VISIVEL
O espectro de absorcdo da solucdo mae (1g/L de eritromicina) é apresentado na Figura

10a e o da solucdo inicial (50mg/L de eritromicina), na Figura 10b.
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Figura 10 — Espectros de absorc¢do: (a) solucdo mée (1g/L) e (b) solugdo de trabalho (50mg/L).

No espectro da solucdo mée observa-se um pico em 286nm. Isso esta de acordo com
resultados da literatura, que encontraram para a eritromicina uma fraca e larga banda de
absorcdo no ultravioleta, com um pico em 285nm (TEPE; ST. JOHN, 1955). Entretanto, para
a solucdo com concentracdo de 50mg/L, devido a maior dilui¢do, ndo é possivel observar no
espectro o pico de absorcdo da eritromicina o que vai ao encontro dos resultados obtidos por
Batchu et al. (2014), que também ndo observaram pico de absor¢do para uma solucdo de

5mg/L de eritromicina. Isso impediu que se utilizasse 0 método de espectroscopia de UV-
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visivel para determinacdo da concentracdo de eritromicina residual nas amostras obtidas
durante os ensaios de oxidagéo.

Comparando-se 0s espectros de absorgéo da eritromicina com 0s espectros de emisséo
das lampadas (Figura 6), observa-se que os maximos de emissdo das lampadas e de absorcéao
da eritromicina ndo coincidem. Ainda assim, € esperado que ocorra fototransformacdo, ja que
a eritromicina apresenta absor¢do na faixa de 250-300nm, na qual as lampadas também
apresentam emissdo. Batchu et al. (2014), apesar de ndo observarem pico de absorcéo para a
solugédo de 5mg/L, observaram fotodegradacdo da eritromicina ao utilizar lampadas de vapor
de mercurio (UV 254nm).

5.2 INTENSIDADE DE RADIA(}AO UV E FLUXO DE FOTONS

Os resultados da intensidade da radiacdo UV-C e do fluxo de fotons chegando a
superficie do catalisador para as duas lampadas nos meios liquidos agua destilada e
deionizada ou solucéo contendo 50mg/L de eritromicina, sdo apresentados na Tabela 2.

Tabela 2 — Intensidade de radiacéo e fluxo de fétons que chegam a superficie do catalisador através dos meios
liquidos agua destilada e deionizada ou solucao inicial.

Poténcia da Condicio liauida Intensidade de radiacao Fluxo de fotons
lampada (W) ¢ao fiq (W/m?) (mol/m?s)
Agua_de;tllada e 30,0 0,64x10"
deionizada
125
Solug&o inicial 29,5 0,63x10*
Ag(‘j‘a.de.st"gda e 68,5 1,45x10"
250 eionizada
Solug&o inicial 66,0 1,40x10*

Observa-se na Tabela 2 que o fluxo de fotons em ambas as condi¢bes é maior para a
lampada de 250W do que para a lampada de 125W. Como esperado, a emissdo de fotons da
lampada tem relacdo com sua poténcia. Para a lampada de 125W, comparando-se o fluxo de
fotons que chega ao catalisador atraves de agua destilada e através da solucdo de trabalho, ndo
se observa diferenca significativa. Ja para a lampada de 250W, observa-se uma pequena
diminuicdo no fluxo de fotons que chega ao catalisador. Esse decréscimo é condizente com 0s
resultados encontrados por espectroscopia de UV/visivel (Figura 10), ou seja, a eritromicina
absorve radiacdo UV e, portanto, podera sofrer fototransformacéo. Entretanto, essa absorc¢éo é
pequena, ndo sendo esperado que a fototransformacdo da eritromicina seja uma rota
preferencial de degradacédo. Silva et al. (2016b) também encontraram uma maior diminuigdo
do fluxo de fotons para a lampada de 250W do que para a lampada de 125W, quando

analisando uma solugéo contendo o surfactante 4-nonilfenol-etoxilato. Segundo esses autores,
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uma absorcdo de fétons pelo efluente contribui para o processo de FD; por outro lado,
considerando a pequena absorcdo de fotons pela solugdo, a maior parte dos fotons atinge o
catalisador, favorecendo o processo de FH.

5.3 ANALISES DE DQO

A DQO representa a quantidade de oxigénio consumido para a oxidacdo de
substancias organicas em condigdes definidas (SILVA, 2013). Assim, uma diminuicdo da
DQO com o tempo de tratamento indica oxidagdo dos poluentes durante o tratamento. A

Figura 11 apresenta a evolucdo da DQO da solugdo em funcéo do tempo de tratamento.

100,0
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Figura 11 — DQO da solugdo em funcdo do tempo de tratamento para as configuracbes FH1, FH2 e FD.

Observa-se na Figura 11 que as trés configuracbes apresentam tendéncia de
diminuicdo da DQO em funcdo do tempo de tratamento, indicando que esta ocorrendo a
oxidacao da eritromicina. Comparando-se FH1 e FH2, observa-se que a configuragdo FH2
resulta em uma maior reducdo da DQO (19%), enquanto a configuracdo FH1 apresentou 10%
de reducdo. Isso é compativel com os resultados apresentados no item 5.2 “Intensidade de
radiacdo UV e fluxo de fotons™, o qual mostrou que, para a configuracdo FH2, ha um maior
fluxo de fotons chegando a superficie do catalisador, bem como um maior fluxo de fétons
absorvidos pela solucdo inicial, quando comparados aos resultados de FH1. Um maior fluxo
de fotons sendo absorvidos pela solucdo inicial favorece o processo de FD; ja o maior fluxo
de fotons chegando a superficie do catalisador, favorece o processo de FH, causando uma
maior formacdo de pares e/h" e, com isso, uma maior ocorréncia de reacdes de
oxidacao/reducdo junto a superficie do catalisador, aumentando a formacdo de radicais HO«
(WANG:; TSAI; HSIEH, 1998), obtendo-se assim uma maior degradacdo da eritromicina.
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Comparando-se as configuragdes FD e FH2 observa-se uma maior reducdo da DQO
para a configuracédo FD, atingindo 49% de remocéo ao final do tempo de tratamento. Heberle
(2016) identificou maior degradagdo de um retardante de chama nos minutos iniciais de
experimentos utilizando o processo de FD em comparagdo com o processo de FH e sugeriu
que a configuragdo FD permite uma maior penetracdo da radiagcdo no seio da solucdo, tendo
em vista a disposicdo do catalisador em torno da fonte de radiagdo na configuracdo FH.
Assim, é possivel que a absorcdo de fotons pelo catalisador na configuracdo FH seja uma
explicagéo para a menor degradacdo quando utilizada a configura¢do FH2, quando comparada
a configuracdo FD.

A maior remocdo de DQO quando utilizada a configuragdo FD ndo era inicialmente
esperada, considerando a pequena absorcdo de fotons observada para a solucdo inicial de
eritromicina. Entretanto, deve-se considerar a dose de radiagéo utilizada no presente estudo. A
dose de radiacio provida pela Iampada HPL-N de 250W foi de 47,5J/cm?, calculada a partir
da intensidade de radiacdo no comprimento de onda de 254nm na condigdo de solucéo (item
5.2). Um estudo realizado por Kim, Yamashita e Tanaka (2009) demonstrou que a remocao de
90% da concentracdo de claritromicina, um macrolideo com estrutura muito similar a da
eritromicina, poderia ser obtido pela aplicagio de uma dose de radiacido de 3,8J/cm?,
utilizando lampadas com emissdo em 254nm. Wols et al. (2013) observaram a remoc¢édo de
50% da concentracdo de eritromicina utilizando uma lampada com emissdo na faixa 200-
300nm ao aplicar energia de 0,5J/cm? (dose UV média no intervalo de comprimentos de
onda). Assim, é possivel que a alta dose de radiagdo UV (47,5J/cm?; 250W) aplicada a
solucdo inicial contendo eritromicina tenha contribuido para a remoc¢do de DQO na
configuracéo FD.

Conforme exposto acima, diferentes hipoteses poderiam explicar a melhor remocéo de
DQO para a configuracdo FD comparada a configuracdo FH2. Entretanto, maior investigacdo

€ necessaria para confirmar ou excluir estas hipdteses.

5.4 ANALISES DE COT

O COT é a medida da massa de carbono organico por unidade de volume da amostra.
Assim, a reducdo do COT em ensaios de oxidacdo representa a mineralizacdo dos compostos
presentes no efluente, ou a quantidade de carbono orgénico que foi oxidada a CO,. A
evolugdo do COT em fungdo do tempo de tratamento para as trés configuracdes € apresentada

na Figura 12.



35

0 60 120 180 240
Tempo (min)

Figura 12 — Evolucdo do COT com o tempo de tratamento para as configuragdes FH1, FH2 e FD.

Observa-se na Figura 12 uma remocéo linear do COT para as configuracdes FH2 e
FD, indicando ocorréncia de mineralizacéo da eritromicina. Ao final do tempo de tratamento,
obteve-se uma reducdo do COT de 27% e 46% para FH2 e FD, respectivamente. Entretanto,
devido ao fato de que estudos com outros poluentes relatam uma maior mineralizagdo quando
da adicdo do catalisador no processo (CHUN; YIZHONG; HONGXIAO, 2000; SILVA,
2013; HEBERLE, 2016; KIM et al., 2006), esperava-se uma maior reducdo de COT para a
configuracdo FH2 do que para FD. Como no caso da DQO, maior investigacdo é necessaria
para explicar esses resultados.

Para a configuracdo FH1, por outro lado, ndo se observa uma remoc¢do de COT
significativa com o passar do tempo. Ha uma pequena oscilacdo, que pode ser devida a
precisdo do método. Se considerarmos as amostras final e inicial, obteve-se uma reducao de
cerca de 3% do COT. Assim, comparando-se as configuracbes FH1 (fluxo de fotons de
0,63x10* mol/m?s) e FH2 (fluxo de fotons de 1,40x10* mol/m?s), a remogdo de COT é maior
para a configuracdo FH2. Da mesma maneira que para a DQO, esse resultado é compativel
com o maior fluxo de fotons em FH2.

Poucos estudos de degradacdo de eritromicina por fotocatalise foram encontrados na
literatura e ndo foram encontrados estudos com catalisador suportado. Um estudo utilizando
catalisadores em suspensdo (250mg/L) encontrou, para os catalisadores Degussa P25 (TiO:
70% anatase e 30% rutilo) e Hombikat UV 100 (TiO2 100% anatase modificado), remocdes
de quase 90% de TOC apds 90 e 150 min de tratamento, para volumes de 350mL contendo
10mg/L de eritromicina. Outros catalisadores apresentaram remocdes inferiores, mas a
maioria apresentou mais de 30% de remogdo apo6s 150min de tratamento
(XEKOUKOULOTAKIS et al., 2010). A discrepancia desses resultados com os encontrados
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no presente estudo pode ter mais de uma explicagéo. Primeiramente, deve-se levar em conta
que o volume tratado no presente estudo (4L) € muito maior; como esse maior volume de
efluente é recirculado para o reator, é esperado que seja necessario um tempo maior para
atingir uma dada remocdo de eritromicina. Outro fator € o uso de catalisadores imobilizados
no presente estudo. Apesar da significativa vantagem de catalisadores imobilizados, que ndo
necessitam etapa de recuperacdo do catalisador, frequentemente a fixacdo do catalisador
diminui sua eficiéncia, por razdes como diminuicdo da superficie ativa e maior dificuldade de
trocas com a solugdo (RACHEL; SUBRAHMANYAMB; BOULE, 2002). Finalmente, a
concentracéo inicial do poluente pode afetar sua remocéo: para certos poluentes, um aumento
da concentracdo além de certo nivel pode ser prejudicial, j& que nesse caso 0s sitios ativos do
catalisador estdo cobertos pelo poluente, diminuindo a geracdo de radicais HO-
(KONSTANTINOU; ALBANIS, 2004). Xekoukoulatis et al. (2010) encontraram redugdes
menores de COT para maiores concentracdes de eritromicina (65% versus 19% para
concentracdes de 5mg/L e 30mg/L, apds 30min). Assim, € possivel que a concentracao
utilizada no presente estudo tenha afetado negativamente o processo de fotocatélise
heterogénea, diminuindo sua eficiéncia, o que tambem poderia explicar a maior eficiéncia na

configuracéo FD.

55 CINETICA DE REAGCAO E CONSUMO ENERGETICO

A Figura 13 apresenta o grafico para calculo das cinéticas de reacdo para as
configuragbes FH1, FH2 e FD. Observa-se na figura que o In de COT/COTy, é linear,
comprovando que apresentam uma cinética de primeira ordem. Comparando-se FH1 e FH2, a
constante de reacdo para a mineralizacdo da eritromicina é maior quando se utilizou maior

fluxo de fotons.

In (COT/COT,)

-0,60
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Figura 13 — Cinéticas de reagéo para as configuraces FH1, FH2 e FD.
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Para melhor comparacdo entre as configuragdes, a Tabela 3 apresenta os resultados
para as constantes de reacdo, 0s tempos de meia-vida e 0s consumos energéticos por ordem de

magnitude para mineralizacdo da eritromicina.

Tabela 3 — Constante aparente de reacdo, tempo de meia-vida e consumo energético para as configuraces FH1,

FH2 e FD.
Configuragdo Kap (Min't) ti (Min) Eeo (KWh/m®/ordem)
FH1 0,0002 3465 4260
FH2 0,0013 533 779
FD 0,0025 277 408

Comparando-se as configuracbes FH1 e FH2, observa-se que o tempo de meia-vida
para mineralizacdo da eritromicina na configuracdo FH1 é 6,5 vezes maior do que para a
configuracdo FH2, o que era esperado, tendo em vista o maior fluxo de fétons em FH2.
Quanto ao consumo energético por ordem de grandeza, tem-se que, apesar da poténcia da
lampada ser menor para a configuragdo FH1 (125W) do que para FH2 (250W), esse
parametro é 5,5 vezes maior para FH1, devido a menor remocdo de COT. Esses resultados
estdo de acordo com os resultados obtidos por (SILVA, 2013), que demonstra o efeito do
fluxo de fotons na degradacdo do surfactante 4-nonilfenol-etoxilato. Nesse estudo, foi
observado um menor tempo de meia-vida de substancia quando utilizando um fluxo de fotons
maior nos processos de FH e fotoeletrooxidacdo (FEO); para o processo FH, o estudo também
observou um maior consumo energético por ordem de magnitude para a lampada de menor
poténcia. Ainda, outro estudo demonstrou que diferentes valores nos fluxos de fétons podem
levar a diferentes rotas de degradacao (SILVA et al., 2016b).

Comparando-se os valores apresentados na Tabela 3 para as configuracGes FH2 e FD,
observa-se um tempo de meia-vida duas vezes maior para a configuracdo FH2. Quanto ao
consumo energético, tem-se que € duas vezes maior para FH2 do que para FD, devido a maior
remocdo de COT quando aplicado o processo de FD. Assim, tanto no sentido de
mineralizacdo da eritromicina, quanto no sentido de consumo energético, pode-se ordenar as

configura¢6es com melhores resultados como: FD>FH2>FH1.

5.6 OXIDACAO E MINERALIZACAO DO SUBSTRATO

Uma diminuicdo da DQO com o tempo de tratamento representa oxidacdo do
substrato, enquanto uma diminui¢do de COT representa mineralizagcdo (oxidagdo completa a
CO,, agua e ions inorganicos). Assim, comparando os valores de COT/COTo e DQO/DQO:o,

pode-se observar se a oxidagdo do substrato é acompanhada de mineralizagdo. Os gréaficos de
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COT/COTo e DQO/DQOo em funcdo do tempo de tratamento para as configuracdes FH1,

FH2 e FD sdo apresentados na Figura 14a, b e c.
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Figura 14 — Comparacéo dos valores de DQO/DQO, e COT/COT) para as configura¢des: a) FH1; b) FH2; ¢) FD.

Observa-se na Figura 14 que os valores COT/COTo e DQO/DQOo para cada uma das

configuracbes seguem a mesma tendéncia, indicando que a oxidacdo do substrato é
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acompanhada de mineralizagdo. Entretanto, € necessario observar as barras de erro, e
considerar que podem restar componentes em solugdo a serem oxidados e mineralizados.
Assim, pode estar ocorrendo formacao de produtos intermediarios de reacdo. A formacao de
intermediarios de reacdo durante o tratamento de efluentes é uma questdo importante, tendo
em vista a possibilidade de que os produtos formados sejam mais toxicos do que o substrato
original. Considerando o grande impacto que estes podem ter se forem langados no ambiente,
é relevante uma investigacdo mais detalhada da formacdo de subprodutos da reacdo de
degradacdo da eritromicina durante o tratamento por FH e FD por métodos analiticos mais
refinados, que ndo estavam disponiveis para o presente estudo.

5.7 ANALISES DE pH

A Tabela 4 apresenta as medicdes de pH para cada configuracdo, com o tempo de
tratamento. Observa-se um pequeno decréscimo do pH para a configuragdo FH1, e um
decréscimo mais acentuado nas configuracdes FD e FH2.

Tabela 4 — Resultados das analises de pH para as configuracbes FH1, FH2 e FD.

t (min) 0 60 120 180 240
PHEHL 6,9 6,7 6,4 6,2 57
PHEH 7.0 57 4.6 4.2 4,0
pHeo 6,9 5,2 4.4 4.2 4,2

Uma diminuicdo do pH em ensaios de FH é esperada ja que, conforme a Equacéo (14),
fons H* sdo liberados para a solucéo, resultantes da oxidacdo da agua pela lacuna fotogerada
no catalisador. Ainda, h4 uma diminuicdo na concentracdo de ions OH", consumidos para
geracdo de HO« (KIM et al., 2006), de acordo com a Equacdo (13). Considerando o maior
fluxo de fétons na configuracdo FH2 do que em FH1, havera um maior nimero de lacunas
fotogeradas e, assim, uma maior liberacdo de H* e consumo de OH", o que é condizente com a
maior acidificacdo da solucdo comparando as duas configuracGes. Isso, entretanto, nao
justifica a acidificacdo na configuracao FD.

Outra possivel explicacdo para a diminuicdo do pH é que a degradacéo da eritromicina
esteja originando produtos intermediarios de reacdo que podem ser &cidos organicos de cadeia
curta, como sugerido para a degradacdo de outros poluentes (KIM et al., 2006; SILVA, 2013).
Isso reforca a relevancia de investigar mais detalhadamente a geracéo de subprodutos.

Finalmente, com a mineralizacdo da eritromicina, CO- € liberado em solugdo. Quando

esse composto é dissolvido em agua, pode formar-se acido carbénico, que pode dissociar-se
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conforme as Equacgdes (28) e (29) (BIALKOWSKI, [s.d.]). Ainda que o &cido carbdnico ndo

seja um &cido particularmente forte, isso poderia contribuir para a diminui¢éo de pH.
COz(aq) + Hzo d H2CO3(aq) A d H+(aq) + HC03_(aq) (28)

HCO;™ ) © H¥(ag) +C05~° (29)

(aq)
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6 CONCLUSOES

O presente estudo analisou a utilizacdo da FH para remocédo de eritromicina. Estudos
como este sdo importantes, pois podem contribuir para o avan¢o dos conhecimentos na area
de remocdo de CPEs de efluentes e aguas, colaborando para a reducdo da contaminagdo
ambiental. Foi possivel observar que, para o processo FH, um maior fluxo de fétons provido
pela lampada HPL-N de 250W, foi benéfico, resultando em uma remogdo de 19% de DQO e
27% de COT, comparados a 10% e 3%, respectivamente, para um menor fluxo de fétons
(lampada de 125W). FH2 também apresentou uma maior cinética de rea¢cdo, um menor tempo
de meia-vida e um menor consumo energético por ordem de magnitude. Por outro lado, o
processo de fotdlise direta foi o que apresentou melhores resultados entre as trés
configuragOes estudadas, resultando em uma remogdo de 49% de DQO e de 46% de COT.
Essa configuracdo também apresentou a melhor cinética de reagdo, 0 menor consumo
energético e o menor tempo de meia vida para mineralizagdo (277 min). Quanto ao pH,
observou-se uma reducdo de aproximadamente 1 unidade para o processo de FH com o menor
fluxo de fétons, e de 3 unidades para os processos de FD e FH com o maior fluxo de fétons, o
que poderia ser indicativo da formacédo de subprodutos acidos.

Entre as trés configuracOes estudadas, a fotolise direta foi a mais promissora, mas
ainda assim obteve uma remocdo de DQO e COT inferior a 50%. Assim, faz-se necessario
investigar um maior tempo de retengcdo, os caminhos de degradacdo e a possivel toxicidade
dos produtos gerados nos diferentes processos estudados antes que eles possam ser

empregados como uma alternativa para a remocao de eritromicina em efluentes reais.
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7 TRABALHOS FUTUROS

Realizar ensaios de fotdlise direta com um menor fluxo de foétons (lampada de 125W);
Estudar as rotas de degradacdo e os produtos intermediarios de reacdo dos processos
utilizados no presente estudo;

Analisar a toxicidade dos produtos intermediérios de reacao;

Caracterizar os produtos de reagdo quanto a sua absor¢do UV e sua suscetibilidade ao
processo de fotdlise;

Estudar o efeito de diferentes pHs iniciais e do controle do pH nos processos de FD, e
FH;

Estudar o efeito da concentragdo inicial de eritromicina nos processos, incluindo
concentragdes ambientalmente relevantes (ug/L);

Realizar experimentos de FEO da eritromicina;

Realizar experimentos de FD, FH e FEO com efluentes reais contendo eritromicina.



43

8 REFERENCIAS

ANDREOZZI, R. et al. Advanced oxidation processes (AOP) for water purification and
recovery. Catalysis Today, v. 53, n. 1, p. 51-59, 1999.

APHA (AMERICAN PUBLIC HEALTHASSOCIATION); AWWA (AMERICAN WATER
WORKS ASSOCIATION); WEF (WATER ENVIRONMENT FEDERATION). Standard
Methods for the Examination of Water and Wastewater, 1999.

BATCHU, S. R. et al. Photodegradation of antibiotics under simulated solar radiation:
Implications for their environmental fate. Science of the Total Environment, v. 470/471, p.
299-310, 2014.

BENGTSSON-PALME, J.; LARSSON, D. G. J. Concentrations of antibiotics predicted to
select for resistant bacteria: proposed limits for environmental regulation. Environment
International, v. 86, p. 140-149, 2016.

BHATTACHARIEE, S.; SHAH, Y. T. Mechanisms for advanced photoxidation of aqueous
organic waste compounds. Reveiws in Chemical Engineering, v. 14, n. 1, 46 p., 1998.

BIALKOWSKI, S. E. Carbon Dioxide - Carbonic Acid Equilibrium. Disponivel em:
<http://ion.chem.usu.edu/~shialkow/Classes/3600/Overheads/Carbonate/CO2.html>.  Acesso
em: 11 nov. 2016.

BOLTON, J. R. et al. Figures of merit for the technical development and application of
advanced oxidation technologies for both electric and solar driven systems. Pure and
Applied Chemistry, v. 73, n. 4, p. 627-637, 2001.

CHOW, L.; WALDRON, L.; GILLINGS, M. R. Potential impacts of aquatic pollutants: sub-
clinical antibiotic concentrations induce genome changes and promote antibiotic resistance.
Frontiers in Microbiology, v. 6, Article 803, 2015.

CHRISTENSEN, A. M.; INGERSLEYV, F.; BAUN, A. Ecotoxicity of mixtures of antibiotcs
used in aquacultures. Environmental Toxicology and Chemistry, v. 25, n. 8, p. 2208-2215,
2006.

CHUN, H.; YIZHONG, W.; HONGXIAO, T. Destruction of phenol aqueous solution by
photocatalysis or direct photolysis. Chemosphere, v. 41, n. 8, p. 1205-1209, 2000.

ESTEVEZ, M.-C. et al. Immunochemical determination of pharmaceuticals and personal care
products as emerging pollutants. In: Water Pollution. Berlin Heidelberg, Springer, 2005. v. 2
p. 181-244.

FAIRBAIRN, D. J. et al. Sources and transport of contaminants of emerging concern: a two-
year study of occurrence and spatiotemporal variation in a mixed land use watershed. Science
of the Total Environment, v. 551/552, p. 605-613, 2016.

FAKHRI, A. et al. Photodegradation of erythromycin antibiotic by y-Fe203/SiO2
nanocomposite: response surface methodology modeling and optimization. Journal of
Molecular Liquids, v. 214, p. 378-383, 2016.



44

FAN, C. et al. Influence of trace erythromycin and erythromycin-H20 on carbon and
nutrients removal and on resistance selection in sequencing batch reactors (SBRs). Applied
Microbiology and Biotechnology, v. 85, n. 1, p. 185-195, 2009.

FREIRE, R. S. et al. Novas tendéncias para o tratamento de residuos industriais contendo
espécies organocloradas. Quimica Nova, v. 23, n. 4, p. 504-511, 2000.

GAO, P. et al. Impacts of coexisting antibiotics, antibacterial residues, and heavy metals on
the occurrence of erythromycin resistance genes in urban wastewater. Applied Microbiology
and Biotechnology, v. 99, n. 9, p. 3971-3980, 2015.

GIGUERE, S. Macrolides, Azalides, and Ketolides. In: GIGUERE, S.; PRESCOTT, J. F.;
DOWLING, P. M. (Eds.). Antimicrobial Therapy in Veterinary Medicine. 5th. ed.
Hoboken, NJ: John Wiley & Sons, 2013. p. 211-231.

HAMAD, H. A. et al. Photocatalytic parameters and Kinetic study for degradation of
dichlorophenol-indophenol (DCPIP) dye using highly active mesoporous TiO2 nanoparticles.
Journal of Environmental Sciences (China), v. 43, p. 26-39, 2016.

HE, K. et al. Detection of a wide variety of human and veterinary fluorogquinolone antibiotics
in municipal wastewater and wastewater-impacted surface water. Journal of Pharmaceutical
and Biomedical Analysis, v. 106, p. 136-143, 2015.

HEBERLE, A. N. A. Processos oxidativos avancados aplicados na degradacdo do
retardante de chama 2,4,6-tribromofenol. Porto Alegre, Universidade Federal do Rio
Grande do Sul, 2016.

HIRSCH, R. et al. Occurrence of antibiotics in the aquatic environment. Science of the Total
Environment, v. 225, n. 1, p. 109-118, 1999.

HUANG, C. P.; DONG, C.; TANG, Z. Advanced chemical oxidation: its present role and
potential future in hazardous waste treatment. Waste Management, v. 13, n. 5/7, p. 361-377,
1993.

HUERTA, B. et al. Exploring the links between antibiotic occurrence, antibiotic resistance,
and bacterial communities in water supply reservoirs. Science of the Total Environment, v.
456/457, p. 161-170, 2013.

HUERTA, B.; RODRIGUEZ-MOZAZ, S.; BARCELO, D. Pharmaceuticals in biota in the
aquatic environment: analytical methods and environmental implications. Analytical and
Bioanalytical Chemistry, v. 404, n. 9, p. 2611-2624, 2012.

JESSICK, A. M. Detection, fate, and bioavailability of erythromycin in environmental
matrices. [s.l.] lowa State University, 2010.

JIANG, L. et al. Prevalence of antibiotic resistance genes and their relationship with
antibiotics in the Huangpu River and the drinking water sources, Shanghai, China. Science of
the Total Environment, v. 458/460, p. 267-272, 2013.

KARTHIKEYAN, K. G.; MEYER, M. T. Occurrence of antibiotics in wastewater treatment



45

facilities in Wisconsin, USA. Science of the Total Environment, v. 361, n. 1, p. 196-207,
2006.

KHAN, M. M. et al. Band gap engineered TiO2 nanoparticles for visible light induced
photoelectrochemical and photocatalytic studies. Journal of Materials Chemistry A, v. 2, n.
3, p. 637-644, 2014.

KIM, S. et al. Transfer of antibiotic resistance plasmids in pure and activated sludge cultures
in the presence of environmentally representative micro-contaminant concentrations. Science
of the Total Environment, v. 468/469, p. 813-820, 2014.

KIM, T.-S. et al. Degradation mechanism and the toxicity assessment in TiO2 photocatalysis
and photolysis of parathion. Chemosphere, v. 62, n. 6, p. 926-933, 2006.

KLAVARIOTI, M.; MANTZAVINOS, D.; KASSINOS, D. Removal of residual
pharmaceuticals from aqueous systems by advanced oxidation processes. Environment
International, v. 35, n. 2, p. 402-417, 2009.

KONSTANTINOQOU, I. K.; ALBANIS, T. A. TiO2-assisted photocatalytic degradation of azo
dyes in aqueous solution: kinetic and mechanistic investigations: a review. Applied Catalysis
B: Environmental, v. 49, n. 1, p. 1-14, 2004.

KUMAR, K. V.; PORKODI, K.; ROCHA, F. Langmuir-Hinshelwood Kinetics: a theoretical
study. Catalysis Communications, v. 9, n. 1, p. 82-84, 2008.

KUMMERER, K. Antibiotics in the aquatic environment: a review - Part I. Chemosphere, v.
75, n. 4, p. 417-434, 2009a.

KUMMERER, K. Antibiotics in the aquatic environment: a review - Part 1l. Chemosphere,
V. 75, n. 4, p. 435-441, 2009b.

LEGRINI, O.; OLIVEROQOS, E.; BRAUN, A. M. Photochemical processes for water treatment.
Chemical Reviews, v. 93, n. 2, p. 671-698, 1993.

LOCATELLI, M. A. F. Avaliacdo da presenca de antibidticos e drogas ilicitas na bacia do
Rio Atibaia. Campinas, Universidade Estadual de Campinas, 2011.

MAJER, J. In vitro induction of resistance to erythromycin by its metabolite. Antimicrobial
Agents and Chemotherapy, v. 19, n. 4, p. 628-633, 1981.

MARTINEZ, J. L. Environmental pollution by antibiotics and by antibiotic resistance
determinants. Environmental Pollution, v. 157, n. 11, p. 2893-2902, 2009.

MCARDELL, C. S. et al. Occurrence and fate of macrolide antibiotics in wastewater
treatment plants and in the Glatt Valley watershed, Switzerland. Environmental Science and
Technology, v. 37, n. 24, p. 5479-5486, 2003.

MIAO, X. S. et al. Occurrence of antimicrobials in the final effluents of wastewater treatment
plants in Canada. Environmental Science and Technology, v. 38, n. 13, p. 3533-3541, 2004.



46

NAKADA, N. et al. Removal of selected pharmaceuticals and personal care products (PPCPs)
and endocrine-disrupting chemicals (EDCs) during sand filtration and ozonation at a
municipal sewage treatment plant. Water Research, v. 41, n. 19, p. 4373-4382, 2007.

OLLER, I.; MALATO, S.; SANCHEZ-PEREZ, J. A. Combination of advanced oxidation
processes and biological treatments for wastewater decontamination: a review. Science of the
Total Environment, v. 409, n. 20, p. 4141-4166, 2011.

PEREIRA, A. M. P. T. et al. Environmental impact of pharmaceuticals from Portuguese
wastewaters: geographical and seasonal occurrence, removal and risk assessment.
Environmental Research, v. 136, p. 108-119, 2015.

PEREIRA, L. A. et al. Ocorréncia, comportamento e impactos ambientais provocados pela
presenca de antimicrobianos veterinarios em solos. Quimica Nova, v. 35, n. 1, p. 159-169,
2012.

PISCOPO, A.; ROBERT, D.; WEBER, J. V. Influence of pH and chloride anion on the
photocatalytic degradation of organic compounds. Applied Catalysis B: Environmental, v.
35, p. 117-124, 2001.

RACHEL, A.; SUBRAHMANYAMB, M.; BOULE, P. Comparison of photocatalytic
efficiencies of TiO2 in suspended and immobilised form for the photocatalytic degradation of
nitrobenzenesulfonic acids. Applied Catalysis B: Environmental, v. 37, p. 301-308, 2002.

REXLAB (LABORATORIO DE EXPERIMENTACAO REMOTA). Material de apoio
didatico ao experimento Energia Solar em Elétrica: Experimentacdo Remota Movel
para Educacdo Basica: Conversdo de Energia Solar em Energia Elétrica. Ararangua,
2015.

SANTOS, A. P. B. et al. Oxida¢do do borneol a canfora com &gua sanitaria: um experimento
simples, de baixo custo e limpo. Quimica Nova, v. 32, n. 6, p. 1667-1669, 20009.

SAUVE, S.; DESROSIERS, M. A review of what is an emerging contaminant. Chemistry
Central Journal, v. 8, n. 1, Article 15, 2014.

SEGURA, P. A. et al. Review of the occurrence of anti-infectives in contaminated
wastewaters and natural and drinking waters. Environmental Health Perspectives, v. 117, n.
5, p. 675-684, 20009.

SIGMA-ALDRICH. Erythromycin product  information. Disponivel  em:
<https://www.sigmaaldrich.com/content/dam/sigma-aldrich/docs/Sigma-
Aldrich/Product_Information_Sheet/e6376pis.pdf>. Acesso em: 15 Set. 2016.

SILVA, S. W. Fotoeletrooxidacdo na degradacdo de nonilfenol etoxilado em aguas
residuarias. Porto Alegre, Universidade Federal do Rio Grande do Sul, 2013.

SILVA, S. W. et al. TiO2 thick films supported on stainless steel foams and their
photoactivity in the nonylphenol ethoxylate mineralization. Chemical Engineering Journal,
v. 283, p. 1264-1272, 2016a.



47

SILVA, S. W. et al. The effect of the UV photon flux on the photoelectrocatalytic degradation
of endocrine-disrupting alkylphenolic chemicals. Environmental Science and Pollution
Research, v. 23, p. 19237-19245, 2016b.

SURI, R. P. S. et al. Heterogeneous photocatalytic oxidation of hazardous organic
contaminants in water. Water Environment Research, v. 65, n. 5, p. 665-673, 1993.

TEIXEIRA, C. P. D. A. B.; JARDIM, W. D. F. Processos oxidativos avangados: conceitos
tedricos. Campinas: Universidade Estadual de Campinas (UNICAMP), 2004. v. 3. (Caderno
Temaético). Disponivel em: <http://lga.igm.unicamp.br>. Acesso em: 20 Set. 2016

TEPE, J. B.; ST. JOHN, C. V. Determination of erythromycin by ultraviolet
spectrophotometry. Analytical Chemistry, v. 27, n. 5, p. 744-746, 1955.

UNIAO EUROPEIA (UE). Decisdo de Execucdo (UE) 2015/ 495 da Comissdo de 20 de
mar¢o de 2015 que estabelece uma lista de vigilancia das substancias para monitorizacdo a
nivel da Unido no dominio da politica a 4gua nos termos da Diretiva 2008/105/CE do
Parlamento Europeu e do Co. Jornal Oficial da Uni&o Europeia, n. L 78, p. 40-42, 2015.

USEPA (UNITED STATES ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY).
Contaminants of emerging concern including pharmaceuticals and personal care
products. Disponivel em: <https://www.epa.gov/wqc/contaminants-emerging-concern-
including-pharmaceuticals-and-personal-care-products>. Acesso em: 5 Set. 2016.

USEPA OW/ORD (UNITED STATES ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY
OFFICE OF WATER AND OFFICE OF RESEARCH DEVELOPMENT). White paper:
aquatic life criteria for contaminants of emerging concern - Part I: general challenges
and recommendations (Draft Document). [s.l]: 2008. Disponivel em:
<https://www.epa.gov/sites/production/files/2015-
08/documents/white_paper_aquatic_life_criteria_for_contaminants_of emerging_concern_pa
rt_i_general_challenges_and_recommendations_1.pdf>. Acesso em: 6 set. 2016.

VINODGOPAL, K. et al. Ultrasonic mineralization of a reactive textile azo dye, remazol
black B. Water Research, v. 32, n. 12, p. 3646-3650, 1998.

WANG, C. C. et al. Photocatalytic degradation of C.I. Basic Violet 10 using TiO2 catalysts
supported by Y zeolite: an investigation of the effects of operational parameters. Dyes and
Pigments, v. 76, n. 3, p. 817-824, 2008.

WANG, K.-H.; TSAI, H.-H.; HSIEH, Y.-H. The kinetics of photocatalytic degradation of
trichloroethylene in gas phase over TiO2 supported on glass bead. Applied Catalysis B:
Environmental, v. 17, p. 313-320, 1998.

WATKINSON, A. J. et al. The occurrence of antibiotics in an urban watershed: from
wastewater to drinking water. Science of the Total Environment, v. 407, n. 8, p. 2711-2723,
2009.

XEKOUKOULOTAKIS, N. P. et al. UV-A/TiO2 photocatalytic decomposition of
erythromycin in water: factors affecting mineralization and antibiotic activity. Catalysis
Today, v. 151, n. 1, p. 29-33, 2010.



48

ZIOLLI, R. L.; JARDIM, W. F. Mecanismo de fotodegradagdo de compostos organicos
catalisada por TiO2. Quimica Nova, v. 21, n. 3, p. 319-325, 1998.



