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RESUMO

Processos convencionais de tratamento de efluentes sao insuficientes para a remogao
de antibidticos, que podem contribuir para o desenvolvimento de resisténcia
bacteriana. Dessa forma processos alternativos de tratamento vém sendo estudados,
como os baseados em irradiacdo UV. O presente trabalho avaliou a aplicacéo de
fotdlise (F), fotocatélise heterogénea (FH) e fotoeletrooxidacdo (FEO), para a
mineralizacdo de eritromicina (ERI), um antibiético de importante risco ambiental.
Foram utilizadas lampadas de vapor de mercurio de alta pressdo de 125 W e 250 W
e catalisadores de Ti/TiO2z e Ti/Ruo,3Tio,7O2. Em solu¢éo de ERI em agua deionizada
(AD+ERI), analisaram-se o efeito do fluxo fotdnico, do pH inicial (7, 4 ou 11) e da
concentracéo inicial de ERI (10 ou 50 mg/L) sobre os processos. Depois, analisou-se
a influéncia da matriz, utilizando-se um efluente doméstico real (EFD) adicionado de
ERI (EFD+ERI). Observou-se que: (i) a FEO apresenta efeitos sinérgicos e supera as
limitacdes de recombinagéo eletronica da FH; (ii) um fluxo fotdnico mais alto favoreceu
as fototransformacdes, a formagéo de HO® e a mineralizagéo; (iii) a mineralizag&o foi
maior em pH 7 para F e em pH 4 e 7 para FH e FEO, devido a efeitos de especiacao
da ERI, do catalisador e das espécies oxidantes; (iv) a menor concentragao inicial de
ERI apresentou maior mineralizagao para a FEO. A mineralizagdo de AD+ERI seguiu
cinéticas aparentes de primeira ordem, indicando a formagdo de produtos
intermediarios, que sdo posteriormente mineralizados. F e FEO apresentaram 0s
melhores resultados de mineralizacdo para AD+ERI, sendo os dois processos entao
aplicados ao EFD+ERI. A F nado resultou em mineralizacdo quando aplicada ao
EFD+ERI, devido a absor¢ao de fotons pela matriz. Por outro lado, devido a formacéo
eletroquimica de espécies como o Cl2 e 0 SO4™ a partir dos ions presentes no EFD, a
FEO levou a uma mineralizacdo de EFD+ERI semelhante a de AD+ERI. Assim, a FEO
se apresenta como a melhor alternativa entre os processos estudados, sendo
recomendado o uso de um pH inicial neutro e do maior fluxo de fétons. Ensaios de
crescimento radicular em cebolas indicaram ndo haver toxicidade devido a exposicéo
ao EFD+ERI tratado. No entanto, ainda se faz necesséario analisar a formacgéo de

produtos de reacédo, bem como a genotoxicidade do efluente.

Palavras-chave: Processos baseados em irradiagdo UV. Fotolise. Fotocatélise

heterogénea. Fotoeletrooxidacdo. Eritromicina.



ABSTRACT

Conventional wastewater treatment processes are insufficient for the removal of
antibiotics, which contribute to the development of bacterial resistance, leading to
increasingly difficult to treat infections. Therefore, alternative treatment processes are
being studied, such as those based on UV irradiation. This study evaluated the
application of photolysis (P), heterogeneous photocatalysis (HP) and photoelectro-
oxidation (PEQO) for the mineralization of erythromycin (ERY), an antibiotic of significant
environmental risk. High-pressure mercury vapor lamps of 125 W and 250 W and
Ti/TiO2 and Ti/Ruo.3TiO2 catalysts were used. The effect of photon flux, of initial pH (7,
4 or 11) and of initial ERY concentration (10 or 50 mg/L) on the processes were
analyzed in ERY solution in deionized water (DW+ERY). Then, the influence of the
matrix was analyzed, using a real domestic wastewater (WW) spiked with ERY
(WW+ERY). It was observed that: (i) PEO has synergistic effects and overcomes the
limitations of electronic recombination of HP; (i) a higher photon flux favored
phototransformations, HO® formation and mineralization; (iii) mineralization was higher
at pH 7 for P and at pH 4 and 7 for HP and PEO, due speciation effects of ERY, of the
catalysts and of oxidant species; (iv) the lower initial ERY concentration showed higher
mineralization for PEO. The mineralization of DW+ERY followed apparent first order
kinetics, indicating the formation of intermediate products, which are later mineralized.
Since P and PEO presented the highest mineralization for DW+ERY, the two
processes were then applied to WW+ERY. Due to matrix absorption of photons, P did
not result in mineralization of WW+ERY. On the other hand, due to the ions in DWW
and the electrochemical formation of species such as Cl2 and SO**, PEO led to a
similar mineralization as in DW+ERY. Thus, the PEO was considered the best
alternative, among the studied processes, for the treatment of WW+ERY. An initial pH
of 7 and the higher photon flux would be recommended. Root growth tests on onions
indicated no toxicity due to exposure to the treated WW+ERY. However, it is still
necessary to analyze the formation of reaction by-products, as well as genotoxicity of

the wastewater.

Keywords:  UV-irradiation based processes. Photolysis. Heterogeneous

photocatalysis. Photoelectrooxidation. Erythromycin.
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1 INTRODUCAO

Os mais diversos produtos quimicos sao utilizados nas atividades humanas e
novos compostos sdo desenvolvidos ano a ano. Apesar de necessarios, muitos
desses produtos acabam chegando ao meio ambiente, onde podem ter
consequéncias adversas para 0 ecossistema e a saude humana. Produtos
classificados como contaminantes de preocupacdo emergente (CPE) tém sido cada
vez mais estudados e frequentemente identificados no ambiente, apesar de né&o
serem ainda incluidos em legislacdes ou monitoramentos de rotina.

Entre os CPE pode-se destacar os produtos farmacéuticos e de cuidado
pessoal (PPCP, do inglés), que, com o aumento da expectativa e qualidade de vida
mundial, tém sido cada vez mais utilizados. Efluentes e residuos urbanos e industriais
podem levar a introducdo desses compostos no ambiente, que se da especialmente
pela excregcdo apoés consumo pelo usuario. Os antibidticos sdo uma classe
particularmente importante de PPCP, que, além de causar efeitos toxicos a certos
organismos, potencialmente contribuem para o desenvolvimento de resisténcia
bacteriana. Bactérias patogénicas resistentes levam a infec¢cdes cada vez mais
dificeis de tratar, aumentando custos de sistemas de salde e a chance de 6bito do
paciente. A eritromicina (ERI) € um antibiético do grupo dos macrolideos aplicada para
o tratamento de diversas infec¢ces. Como contaminante, a ERI faz parte de diferentes
listas prioritarias devido aos riscos ambientais que pode causar e, para diminuir esses
riscos, sao necessarios métodos que possam remové-la no tratamento de efluentes.

Os processos convencionais utilizados em estacdes de tratamento de efluentes
(ETE) sdo muitas vezes insuficientes para a remocdo de antibidticos e podem, em
alguns casos, formar compostos mais tdéxicos que o original. Processos de polimento
como a adsorcdo ou a filtragcdo por membranas podem obter boas remoc¢des, mas
geram uma fase concentrada que ainda deve ser tratada. Por isso, outros processos
vém sendo estudados para o tratamento de efluentes. O presente trabalho estuda a
aplicacdo da fotolise (F), da fotocatalise heterogénea (FH) e da fotoeletrooxidacao
(FEO), processos baseados em irradiacao ultravioleta (UV), para a mineralizacéo do
antibiético ERI.
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2 OBJETIVOS

2.1 OBJETIVOS GERAIS

Esta dissertacdo de mestrado teve por objetivo avaliar a aplicacdo dos
processos baseados em irradiacdo UV: F, FH e FEO, para a mineralizacdo do
antibiético ERI.

2.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

e Avaliar possiveis efeitos sinérgicos dos processos que compdem a FEO.
e Avaliar a influéncia dos parametros operacionais na mineralizacdo da ERI
em agua deionizada:
o fluxo fotonico;
o pH inicial da solucéao;
o concentracao inicial de ERI.
e Estudar o consumo energético e a cinética de mineralizagdo da ERI.
e Avaliar o impacto de diferentes matrizes (sintéticas e real):
o no fluxo fotbnico que chega ao catalisador;
o na mineralizacéo obtida pelos processos de F e FEO.
e Avaliar a influéncia da presenca de ions na matriz real.
e Avaliar a toxicidade do efluente real antes e depois do tratamento por F e
FEO.
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3 REVISAO BIBLIOGRAFICA

3.1 CONTAMINANTES DE PREOCUPACAO EMERGENTE

De acordo com a “Rede de laboratdérios de referéncia, centros de pesquisa e
organizacdes relacionadas para 0 monitoramento de substancias ambientais
emergentes”, uma substancia emergente € aquela que foi detectada no ambiente, mas
que atualmente ndo é incluida em programas de monitoramento de rotina, e cujos
destino, comportamento e efeitos ecotoxicoldgicos ndo sdo bem compreendidos [1].
Assim, um contaminante emergente pode ser candidato a legislacdes futuras [1,2].
Como o termo “emergente” pode se referir a novos produtos, usos ou rotas de
exposi¢do ou a identificagdo recente no ambiente, muitos autores tém preferido o
termo “contaminantes de preocupagdo emergente” (CPE), atualmente utilizado pela
Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA), para incluir
contaminantes que podem ser encontrados ha algum tempo, mas cuja preocupacao
foi recentemente levantada [2—-4].

Essa preocupacdo advém do uso generalizado de muitos CPE, da sua
identificacdo em diferentes nichos do ambiente, de sua persisténcia ou toxicidade e
da possibilidade de alterarem o metabolismo de seres vivos [2,4]. Muitos CPE podem
ser perturbadores enddcrinos, que afetam os niveis e o funcionamento de horménios
e podem prejudicar a reproducdo de seres vivos, mesmo em baixos niveis de
exposicdo [5]. Estudos indicam que determinados CPE podem causar efeitos
toxicoldgicos diretos a certos organismos aquaticos, ainda que seja dificil prevé-los
devido as baixas concentragcdes em que 0s contaminantes sdo encontrados [6].
Apesar de alguns contaminantes sofrerem degradacao biologica ou fisico-quimica,
sua continua liberacdo resulta em uma exposicdo continua e multigeracional [3], que
pode levar a sérios efeitos cronicos e modificagdes irreversiveis na biota [6]. Ainda, os
contaminantes podem ocorrer como misturas complexas no ambiente e os
organismos podem estar expostos também a outros estressores (ex. agentes
bioldgicos patogénicos), o que poderia levar a efeitos sinérgicos ou cumulativos [3,6].

Assim, uma grande guantidade de pesquisas sobre a ocorréncia de CPE no
ambiente tem surgido, com milhares de publicagdes nas ultimas décadas [6]. A
maioria desses contaminantes ainda ndo tem limites legais de emissdo, mas

diferentes agéncias vém desenvolvendo listas de substéncias prioritarias [4,6,7]. Na
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Unido Europeia, as diretivas 2000/60/EC, 2008/105/EC e 2013/39/EU tratam sobre a
definicdo de substancias de risco, substancias prioritarias e seus parametros de
qualidade ambiental, e o desenvolvimento de tecnologias para seu tratamento [6,7]. A
diretiva 2008/105/EC prop0ds ainda 3 compostos para uma lista de 10 substancias ou
grupos de substancias a serem monitoradas na Unido Europeia, que foi
posteriormente definida e complementada pela Decisdo 2015/495/EU para incluir: 17-
alfa-etinilestradiol, 17-beta-estradiol e estrona, diclofenaco, 2,6-ditert-butil-4-
metilfenol, 4-metoxicinamato de 2-etil-hexilo, antibidticos da familia dos macrolideos
(eritromicina, claritromicina e azitromicina), metiocarbe, neonicotindides
(imidaclopride, tiaclopride, tiametoxame, clotianidina e acetamipride), oxadiazona e
trialato [8].

Nos Estados Unidos, a USEPA também desenvolveu documentos com
recomendacdes para a determinacdo de critérios de qualidade da agua envolvendo
CPE [2]. Além disso, a agéncia deve publicar a cada 5 anos a lista de contaminantes
candidatos (CCL, do inglés), que inclui contaminantes que podem ocorrer nos
sistemas de agua potavel, para avaliacdo quanto a necessidade de padrdes de
potabilidade. A dltima lista, CCL 4, foi publicada em 2016 [9].

Dessa forma, observa-se a relevancia ambiental e normativa dos CPE, que
incluem substancias como pesticidas, plastificantes, horménios, retardantes de chama

e produtos farmacéuticos e de cuidado pessoal (PPCP) [2,4].

3.2 PRODUTOS FARMACEUTICOS E DE CUIDADO PESSOAL

PPCP abrangem um grande numero de compostos quimicos, como
medicamentos, agentes de diagndstico, fragrancias e agentes bloqueadores solares
[10]. Estima-se que cerca de 3000 substancias diferentes sejam utilizadas como
ingredientes farmacéuticos [11]. Ainda que apenas uma pequena parcela desses
contaminantes tenha sido estudada, eles vém sendo encontrados em efluentes de
ETE e aguas superficiais e subterraneas em diversos paises, geralmente na faixa de
ng-ug/L [3,4,10,12]. Apesar de serem consumidos ha bastante tempo, esses
compostos foram identificados somente nas Ultimas décadas como CPE [4].

Com o aumento da expectativa e qualidade de vida mundial, o consumo de
PPCP deve aumentar no futuro [13]. Estes compostos, que sdo continuamente

liberados e podem ser persistentes, sdo desenvolvidos para ter um modo especifico
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de acdo, mas podem causar efeitos ndo intencionais em espécies nao-alvo (ex. devido
a receptores diferentes), incluindo efeitos ecotoxicologicos [10,14]. Além de efeitos
agudos, efeitos sutis ndo identificaveis podem se acumular a longo prazo e causar
profundas e irreversiveis modificacdes, afetando 0s organismos terrestres e,
principalmente, os aquaticos, que estdo continuamente expostos [10,15,16].

Os PPCP podem ser introduzidos no ambiente por diversas vias como a
disposicao de medicamentos néo utilizados ou vencidos, a liberagéo de lixiviados de
aterros e a aplicagdo de compostos na aquicultura [17-19]. Os efluentes e residuos
da industria farmacéutica também devem ser considerados, tendo em vista que
podem apresentar altas concentracfes [18]. No entanto, uma das principais vias é
através da excrecdo do composto via urina e fezes, de forma inalterada ou
metabolizada, apds o consumo pelo usuério. Assim, tanto o farmaco original quanto
seus metabolitos chegam as ETE (ou a sistemas de tanques sépticos), onde podem
sofrer transformacdo ou eliminacdo. No entanto, metabdlitos e produtos de
degradacdo podem continuar apresentando atividade bioldgica e ser, inclusive, mais
toxicos do que o composto original. Além disso, muitos compostos nao sao totalmente
removidos durante o tratamento e podem ser emitidos no efluente; a aplicacéo direta
de dejetos animais e humanos ou de biossélidos de ETE no solo pode também levar
a contaminacdao, afetando aguas superficiais e subterraneas por meio de escoamento
superficial, percolacdo e recarga. Compostos farmacéuticos podem chegar inclusive
a agua potavel, se as fontes de agua estiverem contaminadas [3,10,12,14,17,19,20].

A Figura 1 apresenta possiveis vias de introducdo de PPCP no ambiente.

3% AL
[ Producio |— [ Distribuicio |— [ utilizagio/Aplicagio |
| —

CasasfHospitais
Biossdlidos l
Estacdo de tratamento [
foserce]

Aguas superficiais

Estagdo de tratamento

de dgua

Agua subterrinea [

~

Agua potavel

Figura 1 — Vias de introducdo de produtos farmacéuticos e de cuidado pessoal no ambiente.
Adaptado de Barbosa et al. (2016) [6].
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As proximas sessdes descrevem em mais detalhe uma classe especifica de

PPCP, os antibioticos, e um antibiotico especifico, a ERI.

3.2.1 Antibiéticos

Os antibidticos sao utilizados para o tratamento e prevencao de infec¢cdes em
animais e humanos, sendo aplicados também na aquicultura, na fruticultura, na
apicultura e na pecuéria, como promotores de crescimento [17,20-22]. Assim como
outros PPCP, antibidticos sdo parcialmente metabolizados, sendo que a taxa de
metabolizacdo depende de cada composto. Estudos sugerem que cerca de 75-90%
dos antibidticos testados seja excretado de forma ndo metabolizada em animais [23],
enquanto cerca de 70% do volume total consumido por humanos é excretado
inalterado, segundo estudo na Alemanha [24].

Estes medicamentos estdo entre os mais prescritos na medicina moderna [16]
e, devido ao seu uso disseminado, estdo entre as classes farmacéuticas mais
frequentemente observadas em aguas residuais [25]. Os antibiéticos tém sido
encontrados em aguas residuais, superficiais, subterraneas e/ou potaveis, em paises
como Brasil [26,27], Alemanha [20], Suica [28], Portugal [29], Estados Unidos [25,30],
Canada [31], Australia [32], China [33-35] e india [36]. As concentracdes est&o
geralmente na faixa de ng/L a pg/L, mas concentragdes de algumas dezenas de mg/L
foram relatadas em efluentes de ETE da industria farmacéutica [35,36].

A preocupacao com antibiéticos é justificada pelos seus impactos sobre a
comunidade de algas (base da cadeia trofica em ambientes aquaticos) e sobre a
comunidade microbiana, levando a modificacbes na sua estrutura e afetando a
degradacdo de matéria organica e a nitrificacdo [3,10,24,37]. Além disso, 0s
antibiéticos também podem ter efeitos toxicos ou efeitos adversos para a reproducéo
de organismos como 0s microcrustaceos [24]. No entanto, a maior relevancia desses
compostos €, possivelmente, seu potencial de selecionar e favorecer o
desenvolvimento e a disseminacao de genes de resisténcia, inclusive em bactérias
patogénicas [37,38].

A resisténcia bacteriana leva a um maior risco de disseminacgdo de doencas, a
permanéncias mais longas em hospitais, aumentando custos, e a infec¢cdes mais
dificeis ou impossiveis de tratar, com maior chance de morte [39]. Estima-se que a

resisténcia bacteriana seja responsavel por 25.000 mortes por ano na Europa e
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23.000 nos Estados Unidos [40], e, se nao forem tomadas acfes para conté-la, a taxa
anual global de mortalidade poderia chegar a 10 milhdes em 2050 [23].

Sabe-se, da experiéncia médica, que o desenvolvimento e transferéncia de
resisténcia séo favorecidos quando se aplicam a longo prazo concentracdes sub-
terapéuticas de antibidticos, e que o uso de um dado antibiético pode levar ao
desenvolvimento de resisténcia a varias outras drogas (resisténcia cruzada) [41]. A
teoria tradicional prevé que bactérias resistentes sejam selecionadas em
concentracdes de antibidticos entre a concentracao inibitéria minima de organismos
sensiveis (MICsusc) € a de organismos resistentes, geralmente mais altas que as
concentracfes ambientais [42,43].

No entanto, um estudo in vitro encontrou concentracdes seletivas minimas de
até 1/230 da MICsusc, demonstrando que concentracdes ambientalmente relevantes
de certos antibiéticos sdo capazes de selecionar bactérias resistentes [43]. Segundo
os autores, concentracdes abaixo da MICsusc podem levar a diminuig&o do crescimento
de bactérias sensiveis, sem afetar bactérias resistentes com mutagdes de baixo custo
adaptativo [43], particularmente problematicas, pois poderiam se manter por mais
tempo na populacdo bacteriana, mesmo depois da reducdo da concentracdo
ambiental de antibibticos [44].

Concentra¢fes sub-inibitorias de antibiéticos podem ainda induzir taxas mais
altas de mutacao, recombinacao e transferéncia horizontal de genes, processos que
podem contribuir com a resisténcia bacteriana [42,44,45]. Apesar de n&o indicar
obrigatoriamente uma relacdo de causa-efeito, diversos estudos relatam correlacao
entre antibidticos no meio ambiente, genes de resisténcia e/ou rearranjos na
comunidade microbiana [34,38,42,46,47].

Genes de resisténcia em si tém sido considerados como contaminantes [37], e
alguns autores acreditam que a liberacdo de bactérias resistentes poderia ser mais
relevante do que a de antibiéticos [41], e a desinfeccdo, mais importante do que a
remocao dos agentes de selecado [45]. No entanto, a emissdo nédo regulamentada de
antibioticos pode contribuir para o agravamento de um problema que ja atingiu sérias
proporcdes [45]. As estratégias de gestdo devem englobar diversas acdes, inclusive
a diminuic&o do uso indiscriminado de antibioticos [23]. Todavia, considerando que o
consumo e a emissao de antibioticos provavelmente se manter&o altos no futuro [37],

e com base no principio de precaucao, € imperativo que se desenvolvam métodos
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para melhorar a degradacéo e remocao desses compostos durante o tratamento de

efluentes.

3.2.2 Eritromicina

A ERI é um antibiotico do grupo dos macrolideos que contém um anel central
de lactona com 14 carbonos, ligado a cetonas e amino-acgucares (Figura 2) [48]. E
uma base orgéanica fraca [49], com pKa de 8,8, formula molecular C37Hs7NO13 € peso
molecular de 733,9 [50]. E soltvel em etanol (50 g/L) e em agua (2 g/L) e livremente

soluvel em acetona, cloroférmio, acetonitrila e etil-acetato.

Figura 2 — Férmula estrutural da ERI [48].

O mecanismo de agéo dos macrolideos consiste em ligar-se com a subunidade
50S do ribossomo, inibindo assim a sintese de proteinas. Além de suas propriedades
antibioticas, apresentam também acdo anti-inflamatéria, benéfica no tratamento de
doencas pulmonares inflamatorias [48]. A ERI é aplicada no tratamento e prevencao
de doengcas em humanos e animais, incluindo no tratamento de infeccdes
respiratérias, intestinais, ginecoldgicas, urinarias, de pele e do ouvido, bem como de
doencas sexualmente transmissiveis, como a sifilis [51], sendo aplicada também
como uma alternativa a penicilina em individuos alérgicos a esse composto [48].

Os macrolideos sao excretados principalmente pela bile e fezes [48,52], sendo
gue mais de 60% da ERI administrada é excretada de forma inalterada [20]. Seu
principal metabdlito é um produto com uma aparente perda de agua, a anidro-
eritromicina ou eritromicina desidratada (ERI-H20) [28]. Essa perda, que se da em pH
acido, provavelmente ocorre também no ambiente aquatico [20], sendo a ERI-H20
uma das formas mais frequentemente analisadas [53]. Apesar de ndo apresentarem
propriedades antibioticas [28,54], estudos indicam que os metabdlitos humanos ERI-

H20 [53] e 8,9-anidroeritromicina A 6,9-hemiacetal [54] podem induzir resisténcia
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microbiana a ERI e a outros antibiéticos, demonstrando os impactos que podem ser
causados nao so pela ERI, mas também por seus metabdlitos.

Macrolideos sdo o segundo grupo de antibiéticos mais prescrito nos Estados
Unidos [55], no Reino Unido, na Espanha [56] e no Canad4, onde a ERI foi a terceira
droga mais prescrita do grupo [31]. Juntamente com sulfonamidas e fluoroquinolonas,
0 grupo constitui os antibioticos mais persistentes, sendo frequentemente detectados
em efluentes e aguas superficiais [16]. A ERI e/ou a ERI-H20 tém sido encontrada em
paises como Brasil [26], Estados Unidos [30], Canada [31], Austrélia [32], China [33]
Alemanha [20], Suica [28] e Espanha, onde a ERI foi a droga mais representativa dos
macrolideos em um estudo sobre reservatorios de abastecimento de agua [38].

Em um estudo que calculou quocientes de risco a partir da média de
concentracdes na literatura para compostos farmacéuticos em efluentes secundarios,
a ERI foi identificada como um composto de alto risco ambiental [13]. Sua relevancia
é demonstrada na inclusdo na lista de substancias a serem monitoradas na Unido
Europeia [8] e na CCL 4 dos Estados Unidos [9], além de ser uma substéancia de alta
prioridade na lista de produtos farmacéuticos para avaliacdo de riscos no ciclo da
agua, desenvolvida pela Coalizdo Global de Pesquisa em Agua [57]. Assim, é de
grande importancia que se desenvolvam métodos para a remocao deste composto

durante o tratamento de efluentes industriais e domésticos.

3.3 PROCESSOS CONVENCIONAIS DE TRATAMENTO E PROCESSOS COM
MUDANCA DE FASE

O tratamento convencional de efluentes domésticos geralmente inclui
tratamento preliminar (gradeamento, desarenacao e remocédo de Oleos e gorduras),
tratamento primario (remocdo de solidos suspensos) e tratamento secundario
(bioldgico) [16,58,59]. A remocéo de CPE nessas etapas dependera das tecnologias
e condi¢cdes operacionais utilizadas, bem como das caracteristicas do efluente e das
caracteristicas quimicas e biolégicas do composto (solubilidade, volatilidade,
biodegradabilidade, hidrofobicidade) [13,16,59]. Enquanto compostos como a cafeina
e o Iibuprofeno podem ser largamente removidos (>90%), outros, como a
carbamazepina, o acesulfame e a sucralose, sdo muito pouco removidos (<25%) [60].
A analise de efluentes indica que, no geral, 0os processos convencionais S&o

insuficientes na remocdo de CPE [60], tendo sido relatadas inclusive remocgdes
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negativas, que poderiam ser explicadas por conversdo de metabdlitos de volta ao
composto original ou liberacdo gradual do composto de particulas fecais [13,16,52].

A remocado no tratamento preliminar e primario €, em geral, bastante baixa, e
processos como coagulacdo, floculagdo e sedimentacdo geralmente ndo obtém
remocdes significativas [13,58,59,61]. A remocao se da principalmente por sorcéo ao
lodo primario [58], e a maioria dos PPCP € de natureza hidrofilica [59]. Para a ERI-
H20, um estudo em ETE municipais observou remog¢fes de -8 a 4% durante o
tratamento primario [52].

No tratamento secundario, empregam-se processos biolégicos, muito utilizados
devido ao seu baixo custo e a sua capacidade de tratar grandes volumes [62]. Nessa
etapa, a remocao de PPCP pode ocorrer por volatilizacdo, geralmente negligenciavel,
por adsorcéo aos flocos do lodo, que torna o lodo uma fonte de recontaminacao para
o0 ambiente, ou por biodegradacao [11,61]. A biodegradacédo € o processo de oxidacao
de compostos organicos por microrganismos, podendo ser dividida em aerdbia, que
leva & formagéo de CO:2 e Hz20 e utiliza o O2 como aceptor de elétrons, e anaerobia,
que forma CO2 e CHa e utiliza outros aceptores de elétrons (CO2, SO4%, NO3) [62].

Entre os processos aerobios, pode-se citar o de lodos ativados, muito utilizado
por permitir atingir padrdes de emissao de efluentes como a demanda bioquimica de
oxigénio a custos de operacdo e manutencdo razoaveis [16], mas que pode ser
ineficaz para a remoc¢ao de muitos PPCP. Por exemplo, um estudo utilizando lodo
biolégico em ensaios em batelada previu menos de 50% de remocéao para 17 dos 35
PPCP estudados, entre os quais a maioria dos macrolideos [63]. Para ERI-H20,
Karthikeyan et al. (2006) encontraram remocfes entre 44% e 79% [64], enquanto
Gobel et al. (2007) encontraram remoc¢Bes médias entre -22% e 6% [52]. Outros
estudos relataram a falha do processo na remoc¢édo de ERI, com média de 4% [33].
Além disso, a remocédo do composto original ndo significa sua mineralizacdo, e os
produtos de degradacgéo podem inclusive apresentar maior polaridade e estabilidade
que o composto original [60].

As lagoas de estabilizacdo sdo também um tipo de tratamento biologico e
podem apresentar remocdes maiores de CPE, mas tém limitacdes devido ao grande
tempo de retengéo hidraulica e area superficial requeridos [65]. Outra limitacdo dos
processos biologicos é a sensibilidade dos microrganismos a compostos toxicos,
podendo haver significativa toxicidade quando os compostos tém caracteristicas

antibidticas [11]. A aclimatacdo da biomassa ao efluente pode ser benéfica para a
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degradacédo [61], mas poderia contribuir para o desenvolvimento e disseminacéo de
resisténcia bacteriana [66].

Outro processo utilizado para a oxidacdo de contaminantes € a oxidacdo
quimica. Um dos agentes oxidantes mais conhecidos € o cloro, comumente utilizado
para desinfeccdo [60]. Apesar de ndo ser projetada para remover os CPE [60], a
cloracdo pode contribuir para a degradacdo de alguns compostos, incluindo
antibiéticos [37,67—69]. No entanto, a reacéo do cloro com a matéria organica natural
e com o0s proprios contaminantes pode causar a formacdo de subprodutos de
desinfeccdo e produtos de transformacdo halogenados, os quais podem ser
carcinogénicos, citotoxicos e genotoxicos. Além disso, a atividade antibidtica dos
produtos de degradacéo pode, em alguns casos, ser mantida [60]. Outros produtos
empregados para oxidacao e desinfeccao sédo o peroxido de hidrogénio (H202) e o
0z6nio (O3). O O3 pode ser eficiente na remogéo de alguns CPE, mas também pode
levar a formacdo de produtos toxicos, incluindo o bromato, se o efluente contém
brometos [60]. Além disso, certos compostos tém alta estabilidade quimica e
dificilmente sofrem mineralizacao total [70].

A adsorc¢éao é outro processo utilizado no tratamento de efluentes, em especial
no polimento de efluentes secundarios, sendo também utilizada no tratamento de
agua para controle de gosto e odor [58]. O processo consiste em concentrar 0S
contaminantes na superficie de um material adsorvente, sendo o carvao ativado um
dos mais utilizados devido a sua alta porosidade e a sua area superficial especifica
[11]. Apesar de atingir boas remocdes para alguns compostos, incluindo antibiéticos
[11,60,61], o processo apresenta limitagdes devido a competicdo da matéria organica
do efluente, que pode adsorver preferencialmente ou bloquear os poros, diminuindo a
capacidade de adsorcéo dos contaminantes [58,71], e ao envelhecimento do leito, que
gera custos relacionados a regeneracdo ou substituicdo do adsorvente [61,71]. Além
disso, tendo em vista a natureza reversivel do processo de sor¢do, uma diminui¢cao
da concentragdo dos compostos no efluente pode levar a dessor¢do [60,61].
Finalmente, esse processo apenas transfere os contaminantes para outra fase,
gerando um residuo altamente contaminado que deve ser disposto, incinerado, ou
recuperado [60].

Processos de filtracdo por membrana s&o outro tipo de tratamento que pode
ser usado como polimento. Os processos de microfiltracdo e ultrafiltracdo, apesar de

eficientes na diminuigéo de turbidez, séo, em geral, ineficientes na remocéo de CPE,
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gue tem moléculas menores do que o tamanho de poro das membranas [58]. A
nanofiltracdo e osmose reversa sédo processos mais eficientes para a remocéao desses
contaminantes [59,60] e podem obter boas remoc¢des para diversos compostos,
incluindo antibiéticos [60]. Uma das maiores limitacdes desses processos, ho entanto,
€ a formacédo de uma fase concentrada em CPE, sais e matéria organica, que deve
ser adequadamente tratada para disposicéo [11,59,60].

Em resumo, observa-se que 0s processos convencionais de tratamento de
efluente sdo projetados para a remocao de soélidos suspensos, matéria organica e, em
alguns casos, nutrientes e microrganismos, e geralmente tém baixa eficiéncia de
remocao ou ndo removem totalmente PPCP e outros CPE [13,59,61,71]. Tratamentos
de polimento como a filtracdo por membranas e a adsor¢cao em carvao ativado podem
ser eficientes na remoc¢éo desses compostos, mas geram uma fase liquida ou sélida
concentrada que continua como um problema ambiental [11]. Assim, 0S processos
baseados em irradiacdo UV vém sendo considerados como uma alternativa ou
complementacdo no tratamento de efluente e agua, e serdo discutidos na préxima

sessao.

3.4 PROCESSOS BASEADOS EM IRRADIACAO UV

Processos que utilizam a radiacdo UV para o tratamento de efluentes incluem,
entre outros, a fotdlise, a fotocatalise e a fotoeletrooxidagdo. Em alguns casos, esses
processos podem também utilizar radiacédo visivel, mas o presente trabalho concentra-

se na utilizacdo de radiacdo UV.

3.4.1 Fotodlise

A F consiste na utilizacao de radiacdo UV para levar a oxidacao de compostos
organicos. Esse processo € utilizado para desinfeccdo de agua potavel e pode
também ser empregado para a degradacédo de compostos no tratamento de efluentes
[72]. A F pode atuar por diferentes vias, como descrito a seguir.

A F direta ocorre pela excitacdo eletronica do contaminante (C) por meio de
irradiacdo (Equacéo (1)), com posterior transferéncia de elétron para o Oz (Equacao

(2)), seguida de recombinacdo dos ions radicais ou hidrélise do cétion radical. O
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contaminante também pode sofrer homolise (Equacédo (3)), formando radicais

organicos (R") que podem reagir com Ox.

h
cSc (1)
C"+0,- C*t" +0,”° (2)
h
C SR + X (3)

As taxas de reacdo dependerdo de parametros como o fluxo foténico no
comprimento de onda capaz de excitar 0 composto e a concentracdo de oxigénio
dissolvido [73]. Além disso, ions inorganicos e a matéria organica dissolvida (MOD)
natural do efluente podem competir pela absorcdo de fotons [74], diminuindo a F
direta. Por outro lado, pode ocorrer o processo de F indireta, pois a irradiagdo da MOD
ou de ions presentes no efluente pode levar a geracao de intermediarios reativos como
o radical hidroxila (HO"), o radical peroxila (ROO") e o oxigénio singlete (*0O2), que
interagem com o0s contaminantes, levando a sua foto-degradacéo [74,75].

Com o objetivo de melhorar a degradagdo dos contaminantes, pode-se
adicionar ao processo catalisadores ou reagentes como Os e/ou H202, visando
especificamente a geracdo do HO'. O HO® tem um alto poder para a oxidacao (E° =
2,8 V) [76], atacando a maioria dos compostos organicos de forma nao seletiva [77],
e podendo levar a mineralizagdo total dos contaminantes a CO2, H20 e ions
inorganicos.

A degradacdo por HO® ocorre principalmente por abstracdo de hidrogénio
(Equagéo (4)), com posterior reacado dos radicais organicos gerados (R") com O2
(Equacdo (5)), iniciado uma cadeia de reacdes, que leva eventualmente a
mineralizacao dos contaminantes. Os contaminantes também podem ser oxidados por
adicao eletrofilica (Equacédo (6)), ou transferir elétrons diretamente ao radical HO®
(Equacado (7)), que, seguida da transferéncia de um proton, fica semelhante a
Equacéo (4) [73].

HO® + C > R+ H,0 @)
R'+ 0, > RO, —-— (5)
HO®* + C » HOC® (6)

HO'+ C— C* + HO- @)
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Processos projetados especificamente para a producédo de HO® constituem-se

em processos oxidativos avancados, como é o caso da fotocatalise.

3.4.2 Fotocatéalise

A fotocatélise baseia-se na irradiacéo de fotocatalisadores para a producédo do
radical HO® através da hidrélise da agua e, quando séo utilizados catalisadores
suportados, € também chamada de fotocatalise heterogénea (FH). Entre os
fotocatalisadores mais empregados estdo semicondutores como ZnO, ZnS, CdS,
WOs, Fe203 e TiOz [62,78]. O TiO2 € um dos mais utilizados devido as suas
propriedades como baixo custo, alta estabilidade fotoquimica, insolubilidade em agua
e nao toxicidade [62,72].

Os semicondutores sdo uma classe de materiais que apresentam uma
descontinuidade (band-gap) entre a banda de valéncia (BV), que possui menor
energia e ndo aceita 0 movimento dos elétrons, e a banda de conducao (BC), que
possui maior energia e permite esse movimento. A Figura 3 mostra a classificacao

dos materiais conforme a ocorréncia de band-gap [79].

A

Gap de energia
suficiente para
ocorrer condugao

Gap de energia
<— muito alto para
ocorrer condugao

Energia

N
L] B

Condutor Semicondutor Isolante

Figura 3 — Classificacdo de materiais segundo a organizacao de suas bandas de energia [79].

Na fotocatalise, os semicondutores sdo excitados com radiacdo de energia
maior do que seu band-gap (que pode ser no espectro UV ou visivel), promovendo
um elétron da BV para a BC. Forma-se assim um par elétron/lacuna (e/h*), como
exemplificado para o dioxido de titanio (TiOz) na Equacao (8) [72,73,80,81]. Devido ao
seu grande band-gap (3,2 eV), o TiO2 € ativado por radiacdo com comprimento de

onda inferior a 390 nm [82].

h
Ti0, — TiO, (e~ + h*) (8)
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Apo6s a formacao do par, o elétron e a lacuna induzem reacdes de reducédo e
oxidacdo de espécies adsorvidas ao catalisador [81]. As rea¢cOes de oxidacédo na BV
ocorrem com transferéncia de elétron para a lacuna (TiO2(h*)) e podem envolver o
substrato organico (R) (Equacao (9)) ou o solvente (H20 e OH’) (Equacbes (10) e
(11)). Geralmente, a reacdo com o solvente é mais importante, tendo em vista a maior

concentracdo de suas moléculas adsorvidas ao catalisador [73].

TiO,(h*) + R - TiO, + R*’ (9)
TiO,(h*) + H,0 —» TiO, + HO® + H* (10)
TiO,(h*) + OH™ - TiO, + HO® (11)

Ja na BC, pode ocorrer a reducao do substrato organico ou de oxigénio, que
forma o &nion superoéxido (O2") (Equagéao (12)), a partir do qual pode ser formado H20:2
(Equacgbes (13) e (14)). O H202 pode entdo interagir com a lacuna (Equacéo (15)) ou
sofrer fotélise (Equacéo (16)), formando o HO® [73,78].

TiO,(e™) + 0, » TiO, + 0, " (12)
0,”" + Ht* - HO,’ (13)

HO," + HO," - H,0, + 0, (14)
TiO,(e”) + H,0, » TiO, + OH™ + HO" (15)
H,0, - HO" (16)

A Figura 4 resume algumas das reacdes que ocorrem no processo de
fotocatélise.
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Figura 4 — Formac&o do par elétron/lacuna e rea¢gfes que podem ocorrer na superficie do
fotocatalisador. Adaptado de Serpone et al. (2017) [81].

Um fator limitante no processo de fotocatalise € a recombinacao do par e’/h*,
gue reduz a geracdo de HO’. A modificacdo superficial do fotocatalisador com outros
elementos quimicos pode ser utilizada para aumentar a separacao de cargas e inibir
essa recombinacdo. Um exemplo é a utilizacdo de dois catalisadores diferentes, como
0 TiO2 e 0 RuOgz, levando a injecao de elétrons de um semicondutor para o outro e a
transferéncia de lacunas no sentido contrario [83,84]. Essa modificacdo pode também
estender a faixa de comprimentos de onda capazes de excitar o catalisador [83,84].

Outra forma de contrabalancear a recombinacédo do par e/h* [84] é utilizar uma
fonte externa de corrente elétrica ou potencial e um contra-eletrodo, originando o

processo de FEO como descrito a seguir.

3.4.3 Fotoeletrooxidacao

O processo de FEO consiste na combinagcdo dos processos de FH e de
oxidacao eletroquimica (OE). Na OE, um ou mais pares de eletrodos sdo submetidos
a uma diferenca de potencial ou corrente elétrica, conduzindo externamente o0s
elétrons do anodo ao catodo. Assim, ocorrem reacdes de reducéo no catodo e de
oxidacdo no anodo [85]. A oxidacdo dos contaminantes organicos pode se dar

diretamente pela transferéncia de elétrons para o anodo ou pela reacdo mediada por
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HO" [86], gerado pela descarga anodica da agua, dependendo dos eletrodos e do
potencial aplicados.

Na FEO, utilizam-se como eletrodos um fotocatalisador imobilizado em um
suporte condutor e um outro material condutor (contra-eletrodo). Como na OE, o par
€ submetido a uma diferenca de potencial ou corrente elétrica, fornecida por uma fonte
externa de corrente continua. Como na FH, o fotocatalisador € exposto a radiacéo,
originando o par e/h*. Devido a aplicacdo da diferenca de potencial ou corrente
elétrica, os elétrons fotogerados sdo conduzidos externamente do eletrodo
fotocatalisador para o contra-eletrodo, evitando assim a recombinacéo interna com a
lacuna [82,84,87].

A diminuicdo da recombinag&do, bem como a ocorréncia de dois processos
paralelos, permite a geracdo de maiores quantidades de HO". A Figura 5 resume 0s
mecanismos de formacdo do HO® na FEO, sendo “a” a formacédo do par e/h* e “b” a
interacdo da agua com a lacuna (processo fotocatalitico); e “c” a descarga anodica da

agua (processo eletroquimico).

HO

H +e

Figura 5 — Mecanismo de formagédo do HO® na superficie do catalisador durante a FEO. Adaptado de
Bertazzoli & Pelegrini (2002) [86].

A geracédo de HO® pela descarga anddica da dgua é descrita na Equacéo (17).
MO, + H,0 - MO, (HO*) + H" + e~ (17)
Em casos em que é utilizado um eletrodo fotocatalisador contendo um oxido
como o RuO2, o HO®" na Equacao (17) (considerado oxigénio ativo fisicamente
adsorvido) interage fortemente com o RuO2, gerando 6xidos superiores (MOx+1,
considerado oxigénio ativo quimicamente adsorvido), conforme a Equagédo (18)
[86,88]. Os compostos organicos podem ser oxidados por ambas as formas de
oxigénio ativo. No entanto, a evolucdo de oxigénio (Equacdes (19) e (20)) pode

competir com a oxidacdo da matéria organica [88].



31

MO, (HO®) » MOy, ; + H* + e~ (18)
MO, (HO®) » % 0, + H* + e~ + MO, (19)
MOy, = % 0, + MO, (20)

Entre os eletrodos fotocatalisadores utilizados na FEO, pode-se citar os
compostos por 6xidos mistos de titdnio e ruténio (Ti/Ruo,3Tio,7O2) que combinam as
propriedades eletrocataliticas do RuO2 com as propriedades fotocataliticas do TiOz,
além de proporcionar aumento da atividade fotocatalitica devido a diminuicdo da
recombinacdo. O RuO: apresenta alta atividade, € eletricamente inerte e tem
propriedades eletrocataliticas seletivas. Em propor¢cées de até 70% de Ti, a
resistividade do Oxido misto é inalterada, e o material oferece alta resisténcia
mecanica, longa vida util, morfologia homogénea e elevada area superficial ativa [89].
Assim, o Ti/Ruo3Tio,7O2 foi utilizado neste trabalho para diferentes ensaios de

mineralizagao da ERI.

3.4.4 Remocéao de PPCP por processos baseados em irradiagdo UV

Processos baseados em irradiacdo UV e/ou oxidacdo avancada tém sido
estudados para a remocédo de diversos CPE. Em especial, processos oxidativos
avancgados apresentam altas taxas de degradacdo e nao-seletividade, revelando-se
como uma potencial alternativa para a remocao de contaminantes refratarios [58].
Estudos sobre PPCP, hormdnios e outros contaminantes indicam que a irradiacdo UV
pode obter remocdes significativas (90-100%) de alguns contaminantes, ainda que
possa resultar em remocdes baixas do total de contaminantes [58,90]. Diversos
estudos empregando processos como UV/H202, Os/H202 e foto-Fenton com
irradiacdo UV demonstram eficiéncia de remocao de mais de 90% para a maioria dos
PPCP, sendo que remocdes de 97% do total de contaminantes ja foram observadas
[11,58,59]. Em relacdo a processos heterogéneos, alguns estudos de FH relataram
remocdoes de 90% do total de PPCP [11], enquanto estudos de FEO observaram, por
exemplo, 50% de mineralizacéo e 100% de remocéao do sulfametoxazol [91] e 85% de
mineralizacao e 99% de remocéao da cefotaxima [92].

Devido a relevancia da ERI, diversos estudos avaliaram sua degradacao por
meio de processos baseados em irradiacdo UV. Por exemplo, um estudo utilizando

fotoeletro-Fenton observou 68% de mineralizagcdo em solugdes de ERI e Na2SO4 [77].
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Kim et al. observaram, para macrolideos em efluentes de ETE, remocdes entre 24-
34% apos exposicao a radiacdo UV, aumentando para mais de 90% para 0 processo
UV/H202 [90]. Por sua vez, um estudo sobre a degradacao fotolitica de antibidticos
em agua ultrapura observou mais de 90% de remocdo da ERI em pH 7 [93]. Em
relacdo a FH, estudos relataram, por exemplo, até 81% de remocdo com
nanocompositos de y-Fe203/SiO2 [94], até 84% de remog&do com compaositos de TiO2
e grafeno [95], e até 90% de mineralizacdo, dependendo da marca e tipo das
particulas de TiOz2 utilizadas [96].

Observa-se que 0s processos que utilizam irradiacdo UV e/ou oxidacao
avancada tém apresentado bons resultados para a remocdo de PPCP. Assim, e
considerando que nao foram encontrados estudos de FEO da ERI na literatura, a
presente dissertacao propds-se a estudar a mineralizacéo da ERI pelos processos de
F, FH e FEO.
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4 MATERIAIS E METODOS

Tendo em vista que foram utilizados sistemas baseados em irradiacdo UV,
inicialmente caracterizaram-se esses sistemas quanto ao espectro de emissao das
fontes de radiacdo, quanto a intensidade de radiacdo UV-C chegando ao catalisador
através de diferentes matrizes, e quanto a absorbancia dessas matrizes. A Figura 6

mostra o fluxograma dessa caracterizacao.

Caracterizacao dos espectros de
emissao das fontes de radiagao UV

,,,,,,,,,,,, | — — R

Lampada de§ Lampada de§
125W | 250 W |
Medida da intensidade de Medida da intensidade de
radiagcao no catalisador e radiagao no catalisador e
calculo do fluxo foténico calculo do fluxo foténico
l_‘ ‘ — ‘ [ - T ‘ | E—— T ‘ T ‘ 1
. AD+ | . AD+ o AH+ . EFD+
AD somgErRIL AP somgERIL AT s0mgERIL EFP 50 mg ERIL

\ )
f

Caracterizagcao das matrizes quanto a absorbancia

Figura 6 — Fluxograma da caracterizagdo dos sistemas baseados em irradiacdo UV, onde AD é agua
deionizada, AH é acido humico e EFD é efluente doméstico.

Depois de caracterizados os sistemas, os processos de F, FH e FEO foram
aplicados na mineralizacdo de ERI em agua deionizada (AD). Foram avaliados a
influéncia de parametros de processo como o fluxo de fétons, o pH inicial da solucéo
e a concentracao inicial de ERI. Além disso, para avaliar o efeito sinérgico dos
processos que compdem a FEO, um ensaio foi realizado aplicando uma corrente
elétrica continua externa e mantendo a fonte de radiacdo UV desligada (OE). Por fim,
realizaram-se ensaios de F e FEO com matriz sintética contendo ERI e acido humico

(AH) e com um efluente doméstico (EFD) ao qual foi adicionado uma concentragcao
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conhecida de ERI. O fluxograma apresentado na Figura 7 resume 0S ensaios

realizados.
Ensaios de
mineralizacao
,,,,,,,,,,,, | — —
Lampada | Lampada |
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Figura 7 — Fluxograma da avaliacdo dos parametros operacionais dos sistemas baseados em
irradiacdo UV visando a mineralizacdo da ERI, onde AD é &gua deionizada, AH é &cido humico, EFD
é efluente doméstico, F é fotdlise, FH é fotocatélise heterogénea, OE é oxidagéo eletroquimica, FEO

é fotoeletrooxidagdo com eletrélito suporte e FEOX é fotoeletrooxidagdo sem eletrélito suporte.

4.1 SOLUCOES SINTETICAS

Ao longo do presente estudo, foram utilizadas duas solu¢cdes mée. A solugéo
mae de ERI foi preparada diluindo 1 g de ERI (Sigma-Aldrich) em 1 L de &agua
deionizada, enquanto a solucdo mae de AH foi preparada diluindo 500 mg de sal
soédico de AH (Sigma-Aldrich) em 1 L de agua deionizada. Para cada ensaio de
mineralizacao, foram preparados 4 L de solucao a partir da diluicdo das solugcdes mae.

Inicialmente, utilizaram-se solu¢des sintéticas com concentracdo de 50 mg/L

de ERI em agua deionizada (AD+ERI), que apresentou um pH natural entre 6 e 8.
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Assim, para 0s primeiros ensaios, o pH inicial foi ajustado para 7+0,2, utilizando-se
solugdes acida (H2SO4, 0,5 mol/L) ou basica (NaOH, 0,5 mol/L). Depois, para analise
do efeito do pH inicial da solugdo sobre a mineralizacdo da ERI, prepararam-se
solugbes semelhantes, com pH ajustado a 4+0,2 ou 11+0,2. Por fim, para avaliar o
efeito da concentracao inicial de ERI, prepararam-se solucbes com concentracao de
10 mg/L e pH 7+0,2. Concentracdes na ordem de mg/L foram escolhidas para facilitar
a avaliacdo da mineralizacdo da ERI com os métodos analiticos utilizados. Além disso,
concentragbes de antibioticos nessa ordem ja foram relatadas em efluentes da
industria farmacéutica [35,36].

Visando garantir que as solu¢des utilizadas nos ensaios com uma fonte externa
de corrente elétrica (OE e FEO) tivessem condutividade suficiente, adicionou-se a elas
2 g/L de sulfato de sodio (Dindmica) como eletrélito suporte. Em ensaios preliminares
de F e FH, a mineralizacdo nao foi significativamente afetada pela presenca de
Na:SO4, de forma que o sal ndo foi empregado para esses processos. As
caracteristicas dos diferentes ensaios de mineraliza¢cdo com as solu¢fes de ERI em
agua deionizada sédo apresentadas na secao 4.5.

A matriz pode ter um impacto importante nos processos baseados em
irradiacdo UV [98-101]. Assim, para analisar o efeito de uma matriz complexa nos
processos de F e FEO, foram preparadas solucdes sintéticas contendo AH e ERI em
agua deionizada (AH+ERI). O AH é o composto mais comumente utilizado para
simular a matéria organica natural [97]. Nesses ensaios, o pH inicial foi ajustado para
7+0,2. Para a FEO, foi utilizado o eletrélito suporte (2 g/L Na2S04). Utilizaram-se
concentracfes de 50 mg/L de ERI e de 35 mg/L do sal de AH, equivalente a um valor

de carbono organico total (COT) semelhante ao do EFD, descrito a seguir.

4.2 EFLUENTE DOMESTICO

De forma a analisar os processos de F e FEO aplicados a uma matriz complexa
real, realizaram-se também ensaios com um EFD. O efluente foi coletado em
dezembro de 2017 na ETE Mundo Novo, localizada no municipio de Novo
Hamburgo/RS e operada pela Comusa (Companhia Municipal de Saneamento). A
Figura 8 mostra um diagrama simplificado da ETE, que trata em média 520 m3/dia de

esgoto bruto, proveniente de um condominio com cerca de cinco mil habitantes [102].
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Figura 8 — Diagrama simplificado da estagéo de tratamento onde foi coletado o EFD. A, B e D sé@o
operacdes de gradeamento, C é uma calha Parshall e E € um tanque de lodos ativados.

O efluente chega primeiramente a um tanque de recebimento, onde passa por
um gradeamento grosseiro (A) e um gradeamento médio (B). O efluente é entéo
bombeado, passando por uma calha Parshall (C) e por um gradeamento fino (D), até
chegar a um tanque de lodos ativados (E). Esse tanque € operado no regime
intermitente, sendo o efluente aerado, decantado e entéo liberado. A Figura 9 mostra
fotos da ETE.

Figura 9 — ETE onde foi coletado o EFD, sendo A) e B) gradeamentos e C) tanque de lodos ativados.
(Fotos: Fernando Hamerski)
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O EFD foi coletado apés o tratamento por lodos ativados e analisado quanto a
COT, pH e ions, conforme métodos descritos na secao 4.7 (p. 44). Mediu-se ainda
sua condutividade com um condutivimetro de bolso modelo 8361 (Marca AZ),
previamente calibrado com uma solugéo padréo de KCI de 1413 uS/cm.

Apos as analises, o EFD foi utilizado para os ensaios de mineralizacédo. Para
cada ensaio, foram utilizados 4L de efluente, adicionados de uma aliquota da solucéo
mée de ERI para resultar em 50 mg/L do antibiético (EFD+ERI). Para o processo de
FEO, realizaram-se ensaios com o eletrdlito suporte (2 g/L de Na2SOs4, como nos
ensaios com AD+ERI e AH+ERI) e sem o eletrdlito, ja que o EFD contém ions que
garantem condutividade a solucdo. Antes do inicio dos ensaios, o pH do efluente foi
ajustado para 7+0,2.

As caracteristicas dos ensaios com as solu¢bes de AH+ERI e EFD+ERI séo

apresentadas na secao 4.6.

4.3 SISTEMA EXPERIMENTAL

O sistema experimental utilizado para todos os ensaios constituiu-se de um
reservatorio ndo exposto a radiacdo UV, e um reator cilindrico, para o qual a solucao
ou o efluente eram circulados através do uso de uma bomba peristaltica (S300,
Sarlobetter). O reator, constituido de vidro borossilicato com parede dupla e com
capacidade de 2 L, foi acoplado a um banho termostatico para controle de
temperatura.

Para os ensaios de F (baseados somente em irradiacdo UV), um tubo de
quartzo foi posicionado no centro do reator com a fonte de radiacdo UV no interior
(Figura 10 A). Ja para os processos fotocataliticos (Figura 10 B), dois catalisadores
foram dispostos com um espacamento de 0,5 cm entre si em torno do tubo de quartzo,
ja que o posicionamento em torno da fonte de radiagéo favorece a maxima irradiacao
da superficie catalitica [103]. Para os ensaios de FEO (Figura 10 C), os catalisadores
foram utilizados como eletrodos e foi aplicada uma densidade de corrente de
10 mA/cm? (em relacédo a area geométrica do anodo), provida por uma fonte externa
de corrente elétrica PS-5000 da ICEL. Ainda, foi realizado um ensaio desligando a

fonte de radiacdo UV e aplicando apenas a densidade de corrente de 10 mA/cm? (OE).
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Figura 10 — Sistema experimental utilizado nos experimentos de F (A), FH (B) e FEO (C), onde 1 é o

reator de vidro boro silicato, 2 é o reservatério de solucdo, 3 é a bomba peristaltica e 4 € o banho
termostatico. Adaptado de da Silva et al. (2015) [76].

4.3.1 Catalisadores

Os catalisadores empregados para os processos de FH, FEO e OE foram
providos pela DeNora® do Brasil. Um é constituido de Ti/TiO2, com area superficial
geométrica de 118 cm? (Figura 11 A), enquanto o outro é constituido de Ti/Ruo,3Tio,7Oz2,
com area superficial geométrica de 475,2 cm? (Figura 11 B). Para os processos de

FEO e OE, os catalisadores foram empregados como eletrodos, com o Ti/TiO2 como
catodo, e o Ti/Ruo,3Tio,7O2 como anodo.
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Figura 11 — A) Catalisador composto de Ti/TiOz; B) Catalisador composto de Ti/Ruo,3Tio,7O2 [89].
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4.3.2 Fontes de radiacao UV

As fontes de radiacao utilizadas para os processos de F, FH e FEO foram
lampadas de vapor de mercurio de alta pressdo (HPL-N) de 125 W e 250 W (E27 SG
1CT ou E40 HG 1SL, Phillips) com seus respectivos reatores. Como o bulbo das
lampadas era de vidro, que ndo permite a passagem de radiacdo no espectro UV-C
[104], ele foi removido. A Figura 12 mostra as lampadas ja sem o bulbo de vidro e o
tubo de quartzo no qual elas foram inseridas para os ensaios. Tubos de quartzo

permitem a passagem da radiacdo UV-C [104].

Figura 12 — Lampadas HPL-N de 125 W (a esquerda) e de 250 W (no centro) e tubo de quartzo (a
direita) utilizados para os ensaios [89].

A Figura 13 apresenta o espectro de emissao das lampadas na faixa de 300 a

800 nm (UV-B a infravermelho), segundo o fabricante.

[UW / (m?. 5nm . 1000 lux)] —

300 400 500 600 700 Afnm]—

Figura 13 — Espectro de emissédo das lampadas HPL-N utilizadas, segundo o fabricante [105].
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4.4 CARACTERIZACAO DOS SISTEMAS BASEADOS EM IRRADIACAO UV

Como a caracterizagdo do fabricante ndo apresenta o espectro UV-C das
lampadas HPL-N de 125 W e 250 W (Figura 13), essa porc¢éo do espectro de emissao
foi caracterizada utilizando um espectrometro Princeton Acton Spectra Pro 2300
acoplado a uma fotomultiplicadora.

A absorcédo das matrizes (Tabela 1) foi caracterizada por espectrofotometria de
UV/Vis em um aparelho T80+ UV/VIS SPECTROMETER, PG Instruments Ltd. Para
tal, foram utilizadas cubetas de quartzo de 10 mm de caminho Optico e uma varredura

entre os comprimentos de onda de 190 a 900 nm.

Tabela 1 — Matrizes liquidas para caracterizacdo dos sistemas baseados em irradiacéo UV.

. [ERI] [Sal sédico de AH]
Matriz (mg/L) (mg/L)
AD+ERI 50 -
Solucges AH i 35
sintéticas
AH+ERI 50 35
EFD - -
Efluente real
EFD+ERI 50 =

Por fim, as intensidades de radiagdo (E) no espectro UV-C
(A = 254 nm) que chegam a superficie dos catalisadores através de agua deionizada
e das diferentes matrizes foram medidas utilizando um aparelho UV light meter MRUR-
203 da Instrutherm (Tabela 2).

Tabela 2 — Matrizes utilizadas para as medidas de intensidade de radia¢@o que chega a superficie
dos catalisadores para cada ldampadas HPL-N.

Matriz 125 W 250 W
AD Sim Sim
Solucgbes A Sim Sim
sintéticas AH N3o Sim
AH+ERI Nao Sim
EFD Nao Sim

Efluente real
EFD+ERI Nao Sim
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Com os valores de E (W/m?) calculou-se o nimero de fétons (Np, em 1/m?s) a

partir da Equacgéao (21).
N, = — (21)

onde Ep (J) é a energia de um féton, segundo a equacéo de Planck:

_h><c

Ep X
onde h a constante de Planck (6,626 x 10* Js), ¢ a velocidade da luz (2,998 x 108

m/s) e A o comprimento de onda (m).

(22)

O fluxo de fétons (Eqf) foi entdo representado em mol/m?s conforme a Equacéo
(23), onde Na é o nimero de Avogrado (6,02 x 1022 mol?) [1086].
N
p

Ef=—
q NA

(23)

4.5 ENSAIOS DE MINERALIZACAO DE ERI EM AGUA DEIONIZADA

4.5.1 Efeitos sinérgicos da FEO

Com o objetivo de analisar os efeitos sinérgicos dos processos que compdem
a FEO, foram realizados ensaios de F, FH, FEO e OE conforme descrito na Tabela 3.

Tabela 3 — Condic¢des para determinacao de efeitos sinérgicos dos processos componentes da FEO.

Fonte de Densidade
Processo radiacdo UV  de corrente Catalisadores in?c|_i|a| (EER/E) “E‘;ZS/(L))“]

(W) (mA/cm?) J J

F 250 - - 7 =0 ]
TilTiOz e

FH 250 - TilRuosTios02 ' 50 -
TilTiOz e

FEO 250 10 TiRWsTi0:02 ' = ?
TilTiOz e

OE } 10 Ti/Ruo 3Tio, 702 ! 50 °

4.5.2 Efeito do fluxo foténico

A fim de analisar o efeito do fluxo de fétons sobre os processos baseados em

irradiacdo UV, os ensaios apresentados na Tabela 4, utilizando lampada de 125 W,
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foram comparados aos ensaios de F, FH e FEO da Tabela 3 (com lampada de
250 W).

Tabela 4 — Condic¢des para determinacao do efeito do fluxo de f6tons nos processos baseados em
irradiacdo UV.

Fonte de Densidade
Processo radiacdo UV  de corrente Catalisadores in?c|_i|a| (EER/E) [lzlr?]zS/E);]

(W) (mA/cm?) ] ’

= 125 - - 7 50 =
TilTiOz e

FH 125 - TiRUpsTio:02 ' 50 _
Ti/TiOz e

FEO 125 10 TilRuosTio:02 ' =t ?

4.5.3 Efeito do pH inicial

A influéncia do pH inicial da solucdo na mineralizacdo da ERI também foi
estudada. Para tal, realizaram-se os ensaios apresentados na Tabela 5 (pH 4 e 11),
comparando-os aos ensaios de F, FH e FEO da Tabela 3 (pH 7).

Tabela 5 — Condi¢des para determinacéo da influéncia do pH inicial da solu¢do nos processos
baseados em irradiagdo UV.

Fonte de Densidade
Processo  radiacdo UV  decorrente Catalisadores pH [ERI] -~ [Na2SO]
(W) (mA/cm?) (mg/L)  (mg/L)

F 250 - . 4 50 )
Ti/TiOz e

" 250 ) TilRUosTio0s & 50 -
Ti/TiOz e

"EO 250 10 Ti/Ruo3Tio,702 = 50 2

i 250 - : 11 50 i
Ti/TiOz e

" 250 i Ti/RUO,gTiOJOz 11 50 -

FEO 250 10 Ti/TiOz e 1 0 ,

Ti/RUogTioJOz
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4.5.4 Efeito da concentracao inicial de ERI

Por fim, com o intuito de avaliar o efeito da concentracéo inicial de ERI em sua
mineralizacao, os ensaios da Tabela 6 (10 mg/L) foram conduzidos e comparados aos
ensaios da Tabela 3 (50 mg/L).

Tabela 6 — Condicdes para determinacéo da influéncia da concentracao inicial de ERI nos processos
baseados em irradiacdo UV.

Fonte de Densidade
Processo  radiacdo UV  de corrente Catalisadores pH [ERI]  [Na:SO.]
(W) (mA/cm?) (mg/L)  (mg/L)
F 250 - - 7 10 -
FH _ Ti/TiOz e )
250 Ti/Ruo 3Tip. 702 10
Ti/TiO2 e
= 250 10 Ti/Ruo3Tio.702 [ 10 2

4.6 ENSAIOS DE MINERALIZACAO EM MATRIZES COMPLEXAS

Com o objetivo de analisar o efeito de matrizes complexas nos processos que
apresentaram melhores resultados na mineralizacdo da ERI em agua deionizada (F e
FEO), foram realizados ensaios com a solu¢do contendo ERI e AH e com o EFD
adicionado de ERI (Tabela 7). Esses ensaios foram comparados aos ensaios de F e
FEO da Tabela 3 (matriz AD+ERI).

Tabela 7 — Condicdes para determinacéo do efeito da matriz nos processos F e FEO.

Fonte de Densidade

: Pro- o Catalisa- [ERI] [AH]  [Na:SO04]
Matriz radiacdo de corrente pH
cesso -y (W) (mA/cm?) dores (mg/L) (mg/L) (mg/L)
F 250 . - 7 50 35 -
AH+
ERI T
250 Ti/TiOz2 e 50
FEO 10 Ti/Ruo,3Tio,7O02 7 35 2
F 250 - - 7 50 - -
EFD+ 250 TilTiOz2 e
ERI FEO 10 Ti/Ruo,3Tio,7O02 7 50 ) 2
Ti/TiOz2 e

FEOX 250 10 TilRuosTio702 7 50 - -
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4.7 ANALISES

Em cada ensaio foram coletadas amostras nos tempos 0, 60, 120, 180 e 240
min, que foram analisadas com relagdo a mineralizacéo e ao pH. Além disso, para 0s
ensaios utilizando a matriz EFD+ERI, foram realizadas analises de cromatografia
ibnica. Por fim, amostras iniciais e finais (240 min) dos ensaios com EFD+ERI foram

caracterizadas quanto a fitotoxicidade.

4.7.1 Mineralizacao

A mineralizacdo ao longo dos ensaios foi monitorada por medidas de COT,
realizadas por oxidagdo catalitica térmica a 680°C em um aparelho TOC-L CPH
Shimadzu. Este estava equipado com tubo de combustdo normal com esferas
cataliticas de platina e acoplado a um injetor automatico ASI-L Shimadzu. O
equipamento foi previamente calibrado com solucdes padrao de biftalato de potassio
e o método utilizado foi o carbono organico nédo-purgavel, que quantifica o carbono
organico presente sob forma néo voléatil na amostra [89].

472 pH

O pH das amostras foi medido pelo método potenciométrico, utilizando-se um
pHmetro Digimed DM-22, calibrado previamente com solu¢gdes padrao tampdes 4,01,
6,87 e 10,00.

4.7.3 Analise de ions

A amostra de EFD coletada na estacdo de tratamento e as amostras dos
ensaios com EFD+ERI foram caracterizadas por cromatografia ibnica. As amostras
foram filtradas em um filtro Millipore Millex-HV PVDF 0,45 um, para evitar danos ao
equipamento, e depois analisadas em um aparelho Dionex ICS-3000 DC com detector
de condutividade. Para a analise de anions (NO2", NOs", SO4?%, CI, PO4%, F"), a coluna
utilizada foi lonPac® AS23 2 x 250 mm e o eluente foi uma solucéo de 4,5 mM Na2COs
e 0,8 mM NaHCOa. Ja para os cations (Ca?*, Mg?* K*, Na*, NH4*), utilizou-se uma
coluna lonPac® CS12A 2 x 250 mm, com uma solucdo de 11 mM H2SOs como

eluente. Uma limitacdo da coluna de troca catibnica, que tem grupos funcionais de



45

acidos carboxilicos, € que o amoénio e o sodio eluem muito proximos, tornando dificil
sua quantificagdo em amostras com concentracdes muito diferentes dos dois ions
[107].

4.7.4 Fitotoxicidade

Amostras iniciais de EFD+ERI (com e sem Na2S0O4) e as amostras finais dos
ensaios de F, FEO (com eletrélito suporte) e FEOX (sem eletrélito suporte) foram
analisadas quanto a fitotoxicidade. Bulbos de cebola (Allium cepa) de tamanho
“conserva” foram obtidos do comércio local e utilizado como organismo-teste.
Conforme trabalhos anteriores [108], raizes antigas e secas foram removidas e a
regido de desenvolvimento de raizes dos bulbos foi mergulhada em agua potavel em
temperatura ambiente por 24 h, para estimular o crescimento de raizes. Entdo, as
cebolas foram expostas as amostras, deixando-se as raizes submersas por 48 h, em
temperatura ambiente e sem exposicao direta a luz solar. Utilizaram-se 5 cebolas para
cada amostra final e para um grupo controle exposto a agua potavel. Devido a
pequena disponibilidade de amostra, foram utilizadas apenas 3 cebolas para as duas
amostras iniciais. Ao final do ensaio de fitotoxicidade, as trés maiores raizes de cada
cebola foram medidas, utilizando-se sua média para a comparacao das diferentes
amostras com o grupo controle. Para tal, realizou-se teste ANOVA no software Past
(verséo 3.21). A Figura 14 mostra uma cebola do grupo controle e o crescimento de

suas raizes.
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Figura 14 — Crescimento das raizes de uma cebola do grupo controle.
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4.8 CALCULO DA CINETICA DE MINERALIZACAO

A maioria dos autores aproxima a cinética de processos cataliticos
heterogéneos como uma cinética aparente de primeira ordem, quando a concentracao
inicial é pequena (Equacao (24)) [109,110]. O patamar para concentracfes baixas é

frequentemente cerca de 100 mg/L, ainda que possa variar com o sistema [111].

In (CC;,TO) = Kt (24)

onde COTo é o COT inicial, COT é o COT no tempo t (min), e kap € a constante cinética
aparente de primeira ordem (min-2).

A cinética aparente de primeira ordem ja foi aplicada a reacdes de FH, OE e
FEO envolvendo antibioticos [112,113], bem como a reacdes de F envolvendo outros
contaminantes [114,115]. Assim, a partir da Equacéo (24) e das medidas de COT em
diferentes tempos, estimou-se a cinética de mineralizacdo da ERI em agua
deionizada.

4.9 CALCULO DO CONSUMO ENERGETICO

O consumo energético para a mineralizacao de um dado contaminante € outro
parametro de grande importancia na comparacéo de diferentes processos. Assim,
para permitir uma melhor comparacao entre 0S processos e parametros operacionais
estudados, estimou-se também a energia elétrica por ordem de magnitude (Eeo, em
kwh/m3/ordem). A Eeo é a energia requerida para diminuir em uma ordem de
magnitude a concentracdo do COT em uma unidade de volume (1 m3) e pode ser

calculada a partir da Equacao (25) [91,111].

384 X P
EO = Vx—kap (25)
onde P é a poténcia da célula (kW), V é o volume de solucéo (L), kap € a constante
cinética aparente de primeira ordem (min') e 38,4 é um fator de conversdo de
unidades. E importante ressaltar que, no presente trabalho, considerou-se apenas a
poténcia das lampadas e da fonte de corrente elétrica, desconsiderando-se a poténcia

da bomba utilizada para recirculacao do efluente.
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5 RESULTADOS E DISCUSSAO

5.1 CARACTERIZACAO DOS SISTEMAS BASEADOS EM IRRADIACAO UV

5.1.1 Espectro de emisséo das lampadas e espectro de absorgcdo das matrizes

A Figura 15 A apresenta a caracterizacdo de Ramos [116] para solucdes
contendo 1 g/L e 50 mg/L de ERI em agua deionizada, bem como o espectro de
emisséo das lampadas HPL-N de 125 W e 250 W. Observa-se que as duas lampadas
tém um espectro de emissdo semelhante, com um pico em 254 nm. Baseado na
absorcéo apresentada pela solucéo de 1 g/L na faixa de 250-320 nm, Ramos concluiu
que a ERI poderia sofrer fototransformacdo quando essas lampadas sao utilizadas,
apesar da solucdo contendo 50 mg/L de ERI n&do apresentar o0 mesmo pico de
absorcao.

Da mesma forma, caso os componentes das diferentes matrizes absorvam
radiacdo no espectro de emissdo das lampadas, eles poderdo passar por
transformacdes fotoliticas. A Figura 15 B mostra o espectro de absor¢céo das matrizes
AD+ERI (solucdo de 50 mg/L de ERI), AH, AH+ERI, EFD e EFD+ERI. Observa-se
que, ao adicionar 50 mg/L de ERI as matrizes AH e EFD, ndo foi observada
modificacdo no espectro de absorcdo. Por outro lado, comparando-se AH+ERI e
EFD+ERI com AD+ERI, observa-se grande modificagcdo do espectro de absorcao. A
matriz de AH apresenta a absorbéancia difusa relacionada a substancias humicas
(absorcdo ao longo de uma grande gama de comprimentos de onda), conforme
descrito na literatura [117]. Ja a matriz de EFD apresenta tanto a absorbancia difusa
das substancias humicas, ainda que em menor grau do que a solu¢do AH+ERI, quanto
um aumento de absorbéncia abaixo de 240 nm. Isso pode estar relacionado a
presenca de ions como o nitrato, que apresenta alta absorgéo proximo a 210 nm [117],
ou de acidos organicos, que também podem ser identificados em 210 nm [118].

Assim, considerando a absorcdo devido a MOD, bem como aos ions em
solucéo, as matrizes contendo AH e EFD poderéao influenciar significativamente os
processos baseados em irradiagao UV, bem como a rota de mineralizacao da ERI,

guando comparados com a matriz AD+ERI.
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Figura 15 — A) Espectro de absor¢éo de solu¢des contendo 1 g/L e 50 mg/L de ERI em agua
deionizada e espectro de emissao das lampadas HPL-N de 125 W e 250 W [116]; B) Espectro de
absorcéo das matrizes AD+ERI, AH, AH+ERI, EFD e EFD+ERI e espectro de emissdo das lampadas.
AD é 4gua deionizada, AH é &cido humico e EFD é efluente doméstico real. Ressalta-se que o
espectro de absorc¢éo saturou (atingiu 9,999 unidades de absorcéo) em cerca de 220 nm para as
matrizes com EFD e em cerca de 195 nm para as matrizes com AH.
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5.1.2 Caracterizacéo do fluxo foténico

A Figura 16 apresenta a caracteriza¢do do fluxo fotdnico das lampadas HPL-N

através das diferentes matrizes.

AD s AD + ERI
1.80E-04 1
m AH aAH + ERI
=EFD EFD + ERI
— 1.50E-04 {
% I
E 1.20E-04 4
[+]
2
-§ 9.00E-05 4 -
o
(I8
2
5 6.00E-05 =
e
3.00E-05 . .
0.00E+00 . .
250 W 1256 W

Figura 16 — Fluxo foténico que chega aos catalisadores através das matrizes AD e AD+ERI
(lampadas de 250 W e 125 W) [116] e através das matrizes AH, AH+ERI, EFD e EFD+ERI (lampada
de 250 W). AD é agua deionizada, AH é acido humico e EFD é efluente doméstico real.

Observa-se que a lampada de 250 W possui um fluxo foténico 2,3 vezes maior
do que a lampada de 125 W. Assim, maiores quantidades de fétons chegam a
superficie do catalisador, o que poderia contribuir para a mineralizacdo durante os
processos de FH e FEO que utilizam a lampada de 250 W. Ainda, para essa lampada,
se observa uma pequena diminuicdo no fluxo fotdnico quando adicionados 50 mg/L
de ERI na AD, demonstrando que o composto absorve fétons e que o processo de F
podera ser mais pronunciado quando utilizada a lampada de 250 W. No entanto, para
ambas as lampadas, a quantidade de fotons absorvida pela ERI € menor do que a
guantidade de fotons que chega a superficie do catalisador, de forma que espera-se
gue os processos de FH e FEO sejam favorecidos em relagéo ao processo de F [116].

A matriz contendo EFD absorve grande quantidade de fétons (~35%), e esse
resultado é ainda mais acentuado para a matriz contendo AH (~67%). Isso significa
gue os componentes presentes no AH e no EFD (MOD e ions) atuam como
capturadores de fétons. O menor fluxo foténico atingindo a superficie do catalisador e
o0 seio da solucao, diminui a possibilidade de fotocatalise e de F direta da ERI. Nesse
sentido, espera-se que as matrizes de AH e EFD tenham um efeito negativo sobre os
processos e sobre a mineralizacdo da ERI devido a alta capacidade da MOD e ions

presentes de absorver fétons.
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5.2 ENSAIOS DE MINERALIZACAO

Esta secdo apresenta os resultados obtidos na mineralizacdo da ERI para os
diferentes processos oxidativos estudados. Primeiramente, sdo apresentados 0s
ensaios de mineralizacdo da ERI em agua deionizada, seguidos dos ensaios com as

matrizes complexas (AH+ERI e EFD+ERI).

5.2.1 Ensaios em agua deionizada

A seguir, analisam-se os efeitos dos processos que constituem a FEO (efeitos
sinérgicos), do fluxo fotdnico, do pH inicial da solu¢éo e da concentracao inicial de ERI
na mineralizagdo. Sao entdo discutidos a cinética de mineralizacdo e o consumo

energético e, por fim, as andlises de pH.

5.2.1.1 Efeitos sinérgicos da FEO

A Figura 17 apresenta os resultados de mineralizacdo para os processos de
OE, F, FH e FEO, visando avaliar a contribuicdo dos processos constituintes da FEO.
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O 0.60 1
L\) v
o
O 07 [oF
mFH
020 1 | AFEO
OOE
0,00 . . . .
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Figura 17 — Mineralizacéo da ERI com o tempo para os processos de OE e de F, FH e FEO com
fluxo fotdnico de 1,47x10* mol/m?s (250 W). Condig¢8es iniciais: AD + ERI 50 mg/L, pH 7+0,2.

A adicdo de um catalisador (FH) geralmente resulta em maior oxidacdo e
mineralizacdo dos compostos organicos do que somente a irradiacdo (F) [101,119—
122]. Ainda, devido a pequena absorcéo de fétons da matriz AD+ERI (se¢éo 5.1.2, p.
49), esperava-se que a FH apresentasse melhores resultados do que a F na
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mineralizacdo da ERI. No entanto, o processo de FH apresentou menor mineralizacao
(16+2%, apos 240 min) do que o processo de F (42+1%, Figura 17). Esse resultado
poderia ser explicado pelo posicionamento do catalisador ao redor da fonte de
radiacdo, impedindo a penetracdo de fétons no seio da solu¢do durante a FH, e/ou
por um envenenamento do catalisador, ja que, para uma concentracdo muito alta, o
poluente pode cobrir os sitios ativos do catalisador e diminuir a geracdo de radical
hidroxila (segao 5.2.1.4, p. 57) [116].

Outra hipotese para a performance inferior da FH seria uma alta recombinagéo
do par e’/h*. Apesar de a chegada de fétons no catalisador favorecer a formacéo do
par e/h*, um fluxo muito alto pode favorecer também a recombinacéo, diminuindo a
eficiéncia de geracdo de HO® [106]. Como a maior parte da energia fotbnica emitida
pela fonte de radiacdo atinge o catalisador (secédo 5.1.2, p. 49), a recombinacao
eletrbnica pode estar prejudicando a mineralizacdo da ERI. Por outro lado, quando
aplicada uma densidade de corrente ao par de catalisadores (eletrodos) irradiados
(FEO), observou-se mineralizagdo de 38+3% ao final dos 240 min, semelhante a F
(42+1%). Assim, o processo de FEO demonstrou-se capaz de superar as limitagdes
da recombinacdo eletrbnica apresentadas na FH e resultou em uma mineralizacéo
maior do que a simples soma dos processos de FH (16+2%) e OE (9£0,3%).

Em acordo com esses resultados, a maior mineralizagcdo na FEO comparada
aos processos de FH e/ou OE ja foi observada para um surfactante [76] e para um
retardante de chama [115] no mesmo sistema experimental, e para o antibiético
sulfametoxazol em um estudo com um anodo de Ti/Ruo,3Tio,7O2 [91]. O melhor
desempenho da FEO comparado a soma dos dois processos operados
separadamente indica a ocorréncia de efeitos sinérgicos e ndo s6 a formacao aditiva
de HO® pelos processos de FH e OE (Figura 5, p. 30). Além de diminuir a
recombinacédo do par e/h* que ocorre na FH, a aplicacdo da corrente elétrica continua
externa na FEO leva a eletrélise da 4gua, o que contribui para a maior geracéo de
HO" e para a possivel formacdo de oxidantes como H202 [123], de acordo com as
Equacbes (12) a (15), e Os. Finalmente, o Oz e 0 H2 desprendidos nos catalisadores
(que atuam como eletrodos) podem levar a turbuléncia, desobstruindo a superficie dos
catalisadores e liberando sitios ativos, além de promover o transporte de massa [124].

Assim, para as primeiras condi¢des analisadas, a F e a FEO apresentaram os

melhores resultados de mineralizagéo da ERI. Considerando a maior simplicidade da
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F, sem a necessidade de catalisadores ou de uma fonte de corrente elétrica, esse

processo parece, inicialmente, ser o mais indicado.

5.2.1.2 Efeito do fluxo fotdnico

A Figura 18 A, B e C compara a mineralizacdo obtida com as lampadas de
maior e menor fluxo foténico (250 W e 125 W, respectivamente, Figura 16, p. 49). Os
ensaios realizados com a lampada de maior fluxo fotbnico obtiveram resultados
superiores de mineralizagéo (42+1% para F, 16+2% para FH e 38+3% para a FEO)
do que os realizados com a de menor fluxo (sem mineralizacéo para F, 3+2% para FH
e 6+2% para a FEO). Esse comportamento ja havia sido observado para ensaios de
FH da ERI [118].

Quando utilizada a lampada de 250 W, o fluxo fotdnico absorvido pela solucéo
favorece a F, enquanto, nos processos de FH e FEO, o maior fluxo foténico chegando
a superficie do catalisador favorece a formacédo de pares e/h* e do HO® [125]. No
entanto, € interessante notar que o aumento de mineraliza¢cdo com o fluxo de fétons
€ inferior para a FH, quando comparada aos outros processos, 0 que é compativel
com a hipotese de que o alto fluxo fotbnico esteja favorecendo também a
recombinacéo eletrénica.

Em concordancia com os resultados aqui obtidos, da Silva et. al [76]
observaram, para 0 mesmo sistema experimental, um aumento da mineralizacéo de
um surfactante para os processos de F, FH e FEO com o aumento do fluxo fotonico.
Ainda, um estudo de FEO com o 4-clorofenol observou um maior decaimento da
concentracdo do contaminante com o aumento da intensidade de radiacao, que foi
atribuida a maior probabilidade de excitacdo do catalisador e de re-excitacao de
elétrons recombinados [126]. Assim, a lampada de maior fluxo fotdnico foi utilizada

para os ensaios subsequentes da presente dissertacao.
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Figura 18 — Mineralizagdo com o tempo para os processos de F(A); FH (B); e FEO (C) utilizando
distintos fluxos fotdnicos: 0,63x10 mol/m?s (125 W) e 1,47x10** mol/m?3s (250 W). Condi¢8es iniciais:

AD + ERI 50 mg/L e pH 710,2.
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5.2.1.3 Efeito do pH inicial

O pH é outro parametro importante que influencia o desempenho de diferentes
processos, pois pode afetar a especiacao das moléculas organicas, dos catalisadores
e das espécies oxidantes, bem como o0s processos de adsor¢cdo dos contaminantes
no catalisador [72,127-129]. Para analisar o efeito desse parametro, foram realizados
ensaios com pH inicial 4+0,2, 7+0,2 e 11+0,2, utilizando a lampada de maior fluxo
foténico (1,47x10* mol/m?s, 250 W) e a solugdo AD+ERI 50 mg/L.

Na Figura 19 A, observa-se que, para o processo de F, a mineralizacao da ERI
em pH 4 e 11 foi semelhante apds 240 min (20£4% e 19+0,2%, respectivamente),
enquanto a mineralizacao foi de 42+1% em pH 7. Voigt et al. [93] estudaram a
fotodegradacdo da ERI utilizando uma lampada de vapor de mercurio de baixa
pressdo e, apesar de ndo avaliarem a mineralizacdo, observaram maior diminuicao
da concentracéo do contaminante quando em pH 7 > pH 9 > pH 3 [93]. Radicais HO®
podem ser gerados pela fotdlise da agua, quando utilizada radiagdo com
comprimentos de onda abaixo de 190 nm (Equacao (26)) [73] e, apesar de esse
comprimento de onda exceder a faixa de medi¢céo do espectrémetro utilizado, Voigt et
al. [93] comprovaram a ocorréncia de HO". A lampada utilizada no presente trabalho
apresenta diversos picos de emissdo semelhantes aos da empregada por esses
autores, sendo possivel que também emita abaixo de 190 nm.

H,0 = 1 H, + HO" (26)

Segundo Voigt et al. [93], a ERI pode ter sido degradada por HO" em pH 7,
engquanto no pH &cido e no pH basico a F direta do contaminante pode ter sido a
principal rota de reacdo. Em pH acido, esse resultado poderia ser explicado pelo
estado de ionizacdo da ERI. Em pH menor que 6, o0 composto se apresenta
predominantemente em sua forma catidnica [49], que pode ser mais resistente ao
ataque eletrofilico do HO® do que sua forma neutra, como observado para um estudo
com o antibiético sulfametazina [129]. Em pH bésico, por outro lado, o HO® tende a se
dissociar em O™ (Equacao (27)) [129,130], enquanto o H202 se dissocia em HOz
(Equacéo (28)), o qual pode reagir com HO®, formando O2" (Equacdo (29)). A
diminuicdo da concentracdo de HO® e a formacao de radicais com potencial de
oxidac&o inferior poderiam entéo explicar a menor performance do processo de F em
pH basico [129].
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Figura 19 — Mineralizagdo com o tempo para os processos de F(A); FH (B); e FEO (C) em pH inicial

4,7 e 11. Condig6es iniciais: AD + ERI 50 mg/L e fluxo foténico de 1,47x10-* mol/m?s (250 W).
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HO® <> H* + 0"~ ou HO® + HO™ <> H,0 + 0"~ (27)
HO® + HO® <> H,0, <> H* + HO,~ (28)
HO,” + HO® — H,0+ 0, (29)

O pH também afeta os processos fotocataliticos, pois influencia os fenbmenos
de adsorcao das moléculas ao catalisador. Além de influenciar o estado de ionizacao
das moléculas do contaminante, o parametro determina a carga superficial dos
catalisadores. A ERI se encontra predominantemente como um cétion em pH &cido e
como uma molécula neutra em pH maior que 10 [49], estando suas aminas
parcialmente ionizadas e menos positivamente carregadas em pH neutro [131]. No
caso do TiO2, uma espécie anfotera, a carga superficial € negativa em pH maior do
que 6,3, e positiva em pH abaixo desse valor [127]. Como as lacunas foto-geradas e
o HO® sédo formados na superficie do catalisador, a adsor¢do do contaminante &
importante para garantir sua efetiva oxidacéo [132].

Nos processos com catalisador (Figura 19 B e C), o pH 4 e o pH 7 obtiveram
semelhante mineralizacdo (18+1% e 16+2% para a FH, e 40+2% e 38+3% para a
FEO, respectivamente). Em pH inicial 7, as moléculas de ERI estdo parcialmente
ionizadas, com carga positiva, enquanto o catalisador esta negativamente carregado,
o que facilita a adsor¢cao da ERI ao catalisador e, assim, sua degradacdo. Em pH 4,
por outro lado, o catalisador esta positivamente carregado, o que reduziria a adsor¢céo
da ERI. No entanto, outro estudo sobre a fotocatalise da ERI observou, em
suspensdes de TiO2, mineralizacdo maior para a condi¢do acida (pH 5,2+0,2) do que
para a condicdo neutra (pH 7,2+0,2), sugerindo que os produtos de degradacéo da
ERI poderiam ser negativamente carregados, sendo entéo atraidos para o catalisador
[96]. Assim, apesar de uma possivel maior dificuldade de degradar a ERI em pH 4, os
produtos de degradacdo seriam mais facilmente degradados e mineralizados,
resultando em uma mineralizagdo semelhante & observada para o pH 7.

Por sua vez, a menor mineralizagao observada para o pH 11 (nula paraa FH e
21+0,1% para a FEO) poderia ser explicada pela fraca atracdo entre a ERI, néo
ionizada, e o catalisador, com carga superficial negativa. Ainda, na hipétese de que
0s produtos de degradacdao da ERI sejam negativamente carregados, haveria
repulséo eletrostatica entre eles e o catalisador. Além disso, apesar de em pH basico

existirem mais moléculas de OH-, que poderiam ser oxidadas a HO" de acordo com a
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Equacédo (11), a carga negativa do catalisador pode levar a repulsdo do anion OH-
[109], e 0 pH basico leva a dissociacdes e diminuicdo do potencial de oxidacédo, como
descrito acima.

J& que os pH iniciais 7 e 4 resultaram em mineralizacdo semelhante na FH e
na FEO e que o melhor resultado da F foi em pH 7, esse pH foi utilizado para os
ensaios seguintes. Além disso, menos reagentes eram requeridos para o ajuste a pH

neutro, ja que as solucdes e o EFD utilizados tinham pH natural proximo a esse valor.

5.2.1.4 Efeito da concentragéo inicial de ERI

Para estudar o efeito da concentracao inicial de ERI, foram realizados ensaios
com duas concentragdes, 10 mg/L e 50 mg/L. A Figura 20 A, B e C compara 0s
resultados para as duas concentracdes. A concentracdo de um contaminante pode ter
diferentes efeitos em processos baseados em irradiacdo UV. Por um lado, o aumento
da concentracdo significa que mais moléculas estardo presentes para absorver 0s
fétons, levando a uma maior F direta. No entanto, acima de uma dada concentracao,
os fotons ndo penetram profundamente na solugcdo. Além disso, nos processos que
utilizam fotocatalisadores, uma maior concentracéo leva a uma menor quantidade de
fétons chegando a superficie do catalisador, o que pode diminuir a producéo de pares
e/h*, mas, por outro lado, pode diminuir também as recombinacdes eletronicas.

No entanto, como a absorbancia da ERI € pequena (Figura 15, p.48), tanto para
a F quanto para FH a mineralizacdo da ERI ao final dos 240 min de tratamento foi
semelhante para as concentracdes iniciais de 10 mg/L e 50 mg/L (Figura 20 A e B).
Na FH, concentracfes muito altas poderiam levar a saturacao dos sitios ativos do
catalisador, diminuindo a geracdo de HO® (envenenamento do catalisador) [109],
comportamento que foi proposto por Ramos [116] como uma possivel explicacao para
a baixa mineralizagdo da ERI na FH quando comparada a F. Contudo, os presentes

resultados indicam que essa hipétese néo parece valida.
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1,47x10* mol/m?3s (250 W).
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Por outro lado, para a FEO, observou-se um aumento da mineralizacdo para a
concentracdo de 10 mg/L (54+3%) comparada a concentracdo de 50 mg/L (38+£3%).
A maior mineralizagdo do contaminante para a concentracdo de 10 mg/L pode ser
devida a maior razéo de moléculas de HO® por moléculas do contaminante e & menor
competicdo entre as moléculas de ERI e seus produtos de degradacéo pelos sitios
ativos do catalisador. Apesar de nao avaliarem o efeito na mineralizacédo, outros
estudos de FEO com anodos baseados em TiO2 observaram a diminuicdo da
degradacdo dos antibidticos sulfametoxazol [101] e ofloxacina [133] e dos

contaminantes 4-clorofenol [126] e bisfenol-A [82] com o aumento da concentracao.

5.2.1.5 Cinética de mineralizacdo e Consumo energético

A Figura 21 apresenta o estudo da cinética de mineralizacdo da ERI em 4gua
deionizada para as diferentes condi¢cdes de ensaio. Observa-se que, para grande
parte das condicGes, ocorre um aumento da cinética apds determinado tempo de
tratamento (aumento da inclinagcdo da reta). Uma modificacdo da cinética com o tempo
de tratamento foi relatada em trabalhos com outros contaminantes [115,119], e
atribuida a caracteristicas especificas destes contaminantes. No presente trabalho, é
provavel gue a menor cinética inicial de mineralizacdo esteja relacionada a formacéao
de produtos intermediarios de reacao. A ERI apresenta uma molécula bastante grande
(peso molecular de 733,9 [50]), o que dificulta a sua quebra. Em um primeiro momento,
os fotons e HO® reagem com a ERI, gerando produtos de degradacdo menores. Esses
produtos menores sao mais facilmente degradados e passam a ser transformados a
COg2, o que se reflete em um aumento da cinética de mineralizacéo.

A Tabela 8 apresenta, para as diferentes condi¢cdes de ensaio, as constantes
cinéticas (calculadas a partir dos graficos da Figura 21 e da Equacéao (24), p. 46) e a
energia elétrica por ordem de magnitude (calculada com base na Equacéo (25), p.
46). As constantes que incluiam apenas dois pontos nao foram calculadas (NC).

Para os ensaios de FH e FEO com menor fluxo foténico (0,63x10“ mol/m?s) e
de OE (Figura 21 B) observou-se apenas uma constante cinética baixa (ki1 < 0,004
min, Tabela 8). Nos trés casos, o baixo fluxo foténico e/ou a baixa producédo de HO"
levaram a uma baixa geracao de intermediarios de reacdo que seriam mineralizados,

nao resultando no aumento de cinética observado para outras condi¢fes. Além disso,
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0S processos fotoassistidos apresentaram 0 mais alto consumo energético (Eeoa,

Tabela 8), devido a utilizacdo de lampada e a baixa mineralizacao.

A) 50 mg/L ERIT, 250 W, pH 7 B) 50 mg/L ERI, 125 W, pH 7
0,00 % 0,004 ----...A_______._
~ ‘::}:__f“________ ‘-——::[}:ff:::'QZZ:::::H
.. R -9
~-0.154 SO ~0157
= % LNy
S i S
5_0,30_ 3:\6 g -0,30 1
o 1™ S
E . =
-0,45 o \::_T -0,45 8 S,E
MW FH )
FEO & FEO
'0360 T T T T T —0w60 T T T T T
0 60 120 180 240 0 60 120 180 240
Tempo (min) Tempo (min)
) 50 mg/L ERI, 250 W, pH 4 D) 50 mg/L ERI, 250 W, pH 11
0,00 - S U’UUJ&___. é
0,157 : B 0,15 TTTRA
= T leal B e,
=] - ¥ -2
< S R
5 0304 S %-0,307
) > S
| o =
-0,45 - F R S -0,45 ® F
FH
FEO A FEO
-0,60 T T T T T '0760 T T T T T
0 60 120 180 240 0 60 120 180 240
Tempo (min) Tempo (min)
E) 10 mg/L ERIL, 250 W, pH 7
0,00 fX---:-- _‘ S S
-0,15 N <> [TLJ
g°-o,3o—
O A
= -0,45 é
8
E 0,60 é
OF -
0,751 | 0 FH
A\ FEO T
-0,90 - . . . .
0 60 120 180 240
Tempo (min)

Figura 21 - Cinética de mineralizacédo para os processos de OE, F, FH e FEO para as diferentes
condi¢cdes de ensaio. O ensaio de F com a lampada de menor fluxo foténico (125 W) e o ensaio de
FH com pH 11 ndo sdo apresentados pois ndo obtiveram mineralizacdo. Note-se a escala menor no

grafico E (10 mg/L de ERI).
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Tabela 8 — Influéncia dos processos oxidativos e das condi¢cdes de processo na constante cinética e
no consumo de energia elétrica. NC = ndo calculado.

. N Ecos (10° N Ecos (10°
1 1
Experimento ki (Min®) \wh/m3ordem)  K2(MN5) ywh/m¥ordem)
FH, 125W 0,0002+ 50 ] )
50 mg/L, pH 7 0,0001 '
FEO, 125W 0,0002+ g ] ]
50 mg/L, pH 7 0,0001 '
OE 0,0004+ 05 ] )
50mg/L,pH7  0,0000 :
F, 250W 0,0010+ ) 0,0033+ 0
50mg/lL,pH7  0,0001 : 0,0002 :
FH, 250W 0,0005+ - 0,0010+ -
50mg/L, pH7  0,0002 : 0,0002 :
FEO, 250W 0,0024+
50 mg/L, pH 7 NC NC 0,0004 1.2
F, 250W 0,0009+ 06 ) )
50mg/L, pH4  0,0002 :
FH, 250W 0,0006: » 0,0013+ Lo
50mg/L, pH4  0,0001 : 0,0001 :
FEO, 250W _ _ 0,0020+ »
50 mg/L, pH 4 0,0001 :
F, 250W 0,0000+ " ] ]
50mg/lL, pH11  0,0001 :
FEO, 250W 0,0008+
50mg/L, pH11  0,0001 3.7 NC NC
F, 250W 0,0032+
10 mg/L, pH 7 NC NC 0,0005 038
FH, 250W 0,0009+
10 mg/L, pH 7 NC NC 0,0001 2.7
FEO, 250W _ _ 0,0032+ 05
10 mg/L, pH 7 0,0003 :

Ja para os ensaios com maior fluxo foténico (1,47x104 mol/m?s, Figura 21 A),
observou-se 0 aumento da cinética com o tempo de tratamento, indicando a formacéo
de produtos de reacdo, que foram posteriormente mineralizados. O aumento da
cinética ocorreu na segunda hora de ensaio para os processos de F e FH, mas ja na
primeira hora no processo de FEO, sugerindo a ocorréncia de efeitos sinérgicos.
Ainda, observa-se que 0 consumo energético apds atingida a segunda constante
cinética (Eeoz, Tabela 8) foi duas vezes menor na FEO do que na FH, indicando que

a maior mineralizagcdo na FEO compensa a energia consumida pela fonte de corrente
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elétrica. Por outro lado, a F apresentou o maior valor de k2 e menor valor de Eeo2, que
podem estar relacionados a maior penetracdo de fétons no seio da solugédo e a ndo
utilizacéo da fonte de corrente elétrica, quando comparada a FEO.

Ao considerarem-se as diferentes condicdes de pH, ndo se observou o
aumento da cinética para a F em pH acido e basico (Figura 21 C e D). Devido a
formacdo de espécies oxidantes de menor potencial de oxidacdo em pH basico e a
especiacdo da ERI em pH acido (secdo 5.2.1.3, p. 54), provavelmente foram
produzidos menos intermediarios de reacao que pudessem ser mineralizados. J& para
aFH e a FEO, o pH 4 resultou em valores de k2 proximos aos do pH 7 (Tabela 8). Isso
poderia ser explicado pela formacdo de produtos de reacdo negativamente
carregados, que sdo atraidos para os catalisadores e entdo mineralizados (secdo
5.2.1.3, p. 54).

Finalmente, apesar de apresentarem semelhante remocao de COT ao final do
tempo de tratamento para F e FH (Figura 20), as duas concentracfes diferiram em
relacdo a cinética. A concentracdo de 10 mg/L apresentou aumento da constante
cinética ja na primeira hora dos ensaios (Figura 21 E). Além disso, essa concentracdo
nao apresentou uma etapa de baixa constante cinética no inicio da FEO, o que pode
ser atribuido a menor competicéo entre a ERI e os produtos de reacéo por sitios ativos
do catalisador e pelo HO".

Em vistas dos resultados apresentados até aqui para remocéo de COT, para a
cinética e para o consumo energético, as melhores condicdes foram a F e a FEO com
maior fluxo foténico, em pH 7 e com a menor concentracdo. No entanto, apesar de a
FEO apresentar efeitos sinérgicos que permitem atingir k2 mais rapidamente, a F ndo
emprega uma fonte de corrente elétrica, resultando em uma operacédo mais simples e
em um menor consumo energético (Eeoz2, Experimento 250 W, 50 mg/L, pH7, na
Tabela 8). Assim, a F poderia ser o processo mais indicado para mineralizacdo da
ERI.

5.2.1.6 Analises de pH

A Figura 22 mostra a variacdo do pH durante a mineralizagcéo da ERI, utilizando
distintos processos oxidativos e condi¢cdes experimentais. Observa-se que, para
varios ensaios, ocorreu diminuicdo do pH, que poderia apresentar trés explicacdes

[116]. Primeiro, durante os processos de FH e FEO, a geracédo do HO® leva a liberacao
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de H* (Equacéo (10)) e ao consumo de OH" (Equacéo (11)). Segundo, como sugerido
para a degradacao fotolitica, fotocatalica e/ou fotoeletrocatalitica de outros compostos
[120,134], incluindo antibiéticos [135], podem estar sendo gerados acidos organicos
de cadeia curta como produtos intermediarios de reacdo. Essa hipétese é reforcada
pela identificacdo de acidos carboxilicos de cadeia curta na degradacédo da ERI em
agua deionizada (pH 3) por fotoeletro-Fenton, um outro processo oxidativo avancado
[77]. Por fim, a liberacdo de CO2 devido & mineralizacdo da ERI poderia contribuir para
a acidificacédo, ja que esse gas pode formar acido carbbnico em solugéo e dissociar-

se, conforme as Equacdes (30) e (31).

COzaq) + H20 © HyC030,q) © HY (o) + HCO3™ () (30)
- -2
HCO4 (aq) © H+(aq) + CO; (aq) (31)

Para o processo de OE e para os ensaios de F e FH com baixo fluxo foténico,
0 pH se manteve préximo a neutralidade (Figura 22 A) devido a menor mineralizacao
do contaminante e, provavelmente, menor producédo de 4cidos organicos. Por sua vez,
a estabilidade do pH para os ensaios com pH inicial 4 (Figura 22 B) pode ser devida
ao fato de acidos organicos e o acido carbbénico serem relativamente fracos, néao
contribuindo para a diminuicdo do pH de uma solucéo que ja é acida.

Para a FEO com baixo fluxo fotGnico, houve aumento do pH na primeira hora
de ensaio (Figura 22 A). Silva et al. [106] indicaram que diferentes rotas de
degradacdo podem ocorrer durante a FEO com diferentes fluxos foténicos. Nesse
sentido, um excesso de OH" poderia ocorrer se a matéria organica tiver sido oxidada
diretamente na lacuna (h*) (Equacdo (9)) e a geracdo de HO® tiver se dado
predominantemente pela via de reagdo com o oxigénio (Equagdes (12) a (15)) [136].

Por fim, a solucdo de 10 mg/L de ERI apresentou uma diminuicdo do pH na
primeira hora de FEO, seguida de um aumento (Figura 22 C). E possivel que a maior
degradacédo dos produtos acidos ao longo do ensaio leve ao aumento de pH. Um
comportamento semelhante foi observado para a fotocatalise do antibidtico oxacilina
em suspensao de TiO2 [135], em que o pH inicialmente diminui de 6,0 para
aproximadamente 3,5-4,0, aumentando para cerca de 5,0 com o prosseguimento da

reacao.
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Figura 22 — Variacdo do pH durante a mineralizacéo da ERI, utilizando distintos processos oxidativos,
para diferentes fluxos de fotons (0,63x10* mol/m?s (125 W) e 1,47x10* mol/m?s (250 W)) (A);
condicdes de pH inicial (B); e concentracao de ERI (C).

5.2.2 Ensaios em matrizes complexas

Para estudo do efeito da matriz sobre a mineralizacdo de solu¢des contendo

ERI, foram selecionados os processos de F e FEO, jA que esses processos

apresentaram maior mineralizacdo nos ensaios com ERI em agua deionizada. A

concentracédo de 50 mg/L foi utilizada pois a concentragdo de 10 mg/L equivaleria a

apenas cerca de 30% do COT da solugéo, dificultando a avaliagdo da mineraliza¢éo.

Nesta secdo apresenta-se a caracterizacdo do EFD e compara-se a

mineralizagdo nas matrizes sintéticas contendo ERI (AD+ERI e AH+ERI) e na matriz

real adicionada de ERI (EFD+ERI). Em seguida, apresentam-se os resultados das
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analises de pH e, por fim, os resultados de cromatografia i6bnica e de toxicidade para

0s ensaios com EFD+ERI.

5.2.2.1 Caracterizagédo da matriz real

A Tabela 9 apresenta os resultados da caracterizacdo do EFD. Observa-se que
o pH esta préximo a neutralidade, o que facilita a utilizacdo do pH escolhido para os
ensaios de mineralizacao (7+0,2). Além disso, observa-se a ocorréncia de MOD (14
mg/L de COT), bem como a presenca de diversos ions. Nos ensaios com as matrizes
AD+ERI e AH+ERI, foi necessaria a utilizacdo de um eletrdlito suporte nos ensaios de
FEO para aumentar a condutividade da solugcéo. O EFD, por outro lado, ja apresenta
condutividade (1903 uS/cm), devido aos diferentes ions presentes. Assim, foram
realizados dois diferentes ensaios de FEO, um sem o eletrdlito e um com a adicao de

Na2SO4 para possibilitar a comparagéo direta com as outras matrizes.

Tabela 9 - Caracterizacdo do EFD.

Parametro (unidade) EFD
pH 7,7
Carbono organico total — COT (mg/L) 14,0
Condutividade (uS/cm) 1903
Amonio — N-NH4* (mg/L) 35,0
Nitrito — N-NO2 (mg/L) 13,7
Nitrato — N-NOs™ (mg/L) 24,1
Sulfato — SO4?" (mg/L) 51,5
Cloreto — CI- (mg/L) 41,9
Fosfato — PO4% (mg/L) 26,7
Fluoreto — F- (mg/L) 0,6
Célcio — Ca?* (mg/L) 59,1
Magnésio — Mg?* (mg/L) 11,0
Potassio — K* (mg/L) 17,2

Sodio — Na* (mg/L) 64,6
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5.2.2.2 Efeito do tipo de matriz

A matriz pode ter um impacto importante na performance dos processos
baseados em irradiacdo UV. Componentes como MOD e ions podem absorver fétons,
competir pelo radical HO® ou por sitios ativos do catalisador ou interagir com 0s
contaminantes de interesse, diminuindo ou aumentando a taxa de degradacéo e de
mineralizagao [93,97,135,137]. A Figura 23 A e B mostra a mineralizagdo para as
matrizes sintéticas AD+ERI e AH+ERI e para a matriz real EFD+ERI (50 mg/L de ERI)
guando submetidas aos processos de F e FEO com o fluxo fotonico de 1,47x10*

mol/m?s (lampada de 250 W) e com pH inicial 7.
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Figura 23 — Mineralizagdo da matéria organica constituinte das matrizes AD+ERI, AH+ERI e
EFD+ERI (50 mg ERI/L), com os processos de F (A) e FEO (B). FEO indica o processo com o
eletrélito suporte e FEOX, o processo sem ele.

Ao final de 240 min de ensaio, o processo de F (Figura 23 A) nao resultou em
mineralizagdo quando aplicado na matriz EFD+ERI e obteve 8+1% de mineralizagéo
para a matriz AH+ERI, uma diminuic&o significativa em comparac¢do com o resultado
obtido para a matriz AD+ERI (42+1%). Essa diminuicdo na mineralizacdo pode ser
atribuida a grande absorcéo de fétons pelo AH e pelos componentes do EFD (Figura
16, p. 49), que pode estar relacionada a fototransformacdo do AH, com pouca
mineralizacdo, e da MOD e compostos inorganicos no EFD, sem levar a
mineralizagao.

Por sua vez, quando o processo de FEO foi utilizado, foi observada uma
mineralizacao de 8+0,2%, 29+5% e 42+8% para as matrizes de AH+ERI e EFD+ERI

com ou sem eletrélito suporte, respectivamente (Figura 23 B). A diminuicdo de
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mineralizacdo para a matriz AH+ERI (8+£0,2%) comparada a AD+ERI (38+3%) pode
ser explicada pela absorcdo de fotons pelo AH (Figura 16, p. 49), diminuindo o fluxo
fotdnico que chega ao catalisador e, assim, a geragao de HO".

Por outro lado, a atenuagé&o do fluxo fotbnico na matriz EFD+ERI comparada a
matriz AD+ERI (Figura 16, p. 49) ndo afetou significativamente a mineralizacao,
conforme teste ANOVA realizado no software Past (valor p acima de 0,05, Tabela 10).
Em primeiro lugar, EFD+ERI apresentou menor absorc¢ao de fétons do que AH+ERI,
permitindo que mais fétons chegassem ao catalisador, e assim, levando a uma maior
geracado de HO'. Além disso, a atenuacéo do fluxo fotdnico pode ter sido compensada
pela OE, que além de gerar HO®, pode gerar espécies como radicais sulfato e espécies
oxidantes de cloro (vide secédo 5.2.2.4, p. 69) a partir dos componentes da matriz real.
Ainda, é interessante notar na Tabela 10 que a diferenca de mineralizacdo na

presenca (FEO) ou auséncia (FEOX) de eletrélito suporte nédo foi significativa.

Tabela 10 — Resultados da analise estatistica para a mineralizac¢éo ao final dos ensaios com matriz
AD+ERI e EFD+ERI com e sem o eletrélito suporte (FEO e FEOX, respectivamente). Valores de p
segundo o método Tukey'’s pairwise, Copenhaver-Holland 1988, do software Past (versao 3.21).

Ensaios p
FEO AD+ERI e FEOX EFD+ERI 0,6752
FEO AD+ERI e FEO EFD+ERI 0,2572
FEO EFD+ERI e FEOX EFD+ERI 0,1321

Assim, apesar de a F apresentar um bom desempenho quanto a mineralizacéo
€ um menor consumo energético do que a FEO para a matriz AD+ERI (se¢do 5.2.1.5,
p. 59) o processo nédo seria recomendado para a mineralizacdo na matriz real, tendo
em vista os impactos da MOD e dos ions inorganicos sobre o processo. Por outro
lado, a FEO apresenta-se como uma alternativa melhor para o tratamento da matriz
EFD+ERI, ja que se mostra capaz de sobrepor as limitacdes da F, devido aos efeitos

sinérgicos que apresenta.

5.2.2.3 Andlises de pH

A Figura 24 A e B apresenta o pH das matrizes AD+ERI, AH+ERI e EFD+ERI
ao longo dos processos de F e FEO. Para o processo de F aplicado a matriz EFD+ERI

(Figura 24 A), o pH se manteve estavel com o tempo. Esse resultado € condizente
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com a auséncia de mineralizacdo (Figura 23 A, p. 66), ndo produzindo CO2, e com
uma insuficiente degradacao da MOD, ndo gerando acidos organicos de cadeia curta
gue possam causar mudancas no pH. Por outro lado, quando o processo de F foi
aplicado as matrizes AH+ERI ou AD+ERI houve uma diminuigdo nos valores de pH.
Nesse caso, houve liberacdo de CO2, devido a mineralizacdo, e possivelmente
producado de acidos organicos como produtos de degradacéo da ERI e do AH, como

discutido anteriormente (se¢&o 5.2.1.6, p. 62).
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Figura 24 — Resultados das anélises de pH para os ensaios de F (A) e FEO (B) para as matrizes
AD+ERI, AH+ERI e EFD+ERI. FEO indica o processo com o eletrdlito suporte e FEOX o processo
sem ele.

O mesmo ocorreu para o processo de FEO aplicado a matriz AD+ERI (Figura
24 B). Para a matriz AH+ERI, o pH se manteve constante no inicio do processo de
FEO, diminuindo a partir de 120 min, quando a MOD em solu¢éo possivelmente foi
suficientemente degradada para resultar em acidos organicos de cadeia curta,
levando a diminui¢cdo do pH. J& para a matriz EFD+ERI houve um aumento de pH no
inicio do processo com eletrdlito suporte, semelhante ao que ocorreu para a FEO da
matriz AD+ERI, quanto utilizado menor fluxo foténico (Figura 22 A, p. 64). Como ja
discutido anteriormente (sec¢do 5.2.1.6, p. 62), esse resultado poderia ser explicado
por uma rota de reacéo baseado na oxidacao da MOD diretamente na lacuna (h*). Por
fim, quando o eletrdélito ndo foi utilizado na FEO da matriz EFD+ERI, o aumento inicial
de pH foi seguido por uma acidificacdo, que poderia ser atribuida & formacdo de
diferentes produtos de reacédo, devido a diferentes vias de reagcdo ou a uma maior

degradacéo, com formacgéo de produtos acidos.



69

5.2.2.4 Andlises de ions (matriz real)

A Figura 25 mostra as concentra¢6es de ions cloreto e sulfato para os ensaios
de F, FEO e FEOX com a matriz EFD+ERI. Observa-se que, para o processo de F, a
concentracdo de ions cloreto e sulfato se manteve constante ao longo do tempo de

tratamento, indicando que esses ions nao sofrem fototransformacao.
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Figura 25 — Concentracdo dos ions A) cloreto e B) sulfato com o tempo de tratamento para os
ensaios de F e FEO com a matriz EFD+ERI. FEO indica o processo com o eletrélito suporte e FEOX,
0 processo sem ele.

Por outro lado, nos ensaios de FEO e FEOX, a concentracdo dos ions cloreto
diminuiu com o tempo. Esse resultado pode ser explicado pelo catalisador utilizado
(Ti/Ruo.3Tio.7O2) e pela corrente elétrica externa aplicada, fazendo com que esse
material atue como anodo. Diversos estudos tém utilizado preferencialmente anodos
dimensionalmente estéaveis, como o Ti/Ruo.3Tio.7O2, para a produgéo de espécies de
cloro ativo para a degradacao de contaminantes organicos, e os ions cloreto presentes
no EFD podem estar sendo transformados a espécies de cloro como Clz (Equacao
(32)), HCIO (Equacéo (34)) e CIO" (Equacéo (33)) [138,139]. Depois de eletrogeradas,
essas espécies oxidantes podem agir na oxidacdo do aménio [140] e compostos
organicos [75], como a ERI e a MOD presente no EFD.

2ClI7 - Clz + 2e” (32)
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Observa-se ainda, na Figura 25 A, que o processo de FEO operado na
presenca do eletrélito suporte (FEO) resultou em uma menor diminuicdo de ions
cloreto do que na sua auséncia (FEOX), o que pode ser explicado pela competi¢do do
S04% com o CI por sitios ativos do catalisador (anodo). Isso indica que, quando o
Na2S0O4 néo é utilizado, o cloro é possivelmente mais importante para a rota de reagao
de degradacéo e mineralizacao.

Apesar de utilizarem concentracées na faixa de ng/L ou pg/L, estudos com
aguas [67,69] e esgoto secundario [68] indicam a capacidade do cloro livre de oxidar
0 metabolito ERI-H20. No entanto, esses estudos avaliaram apenas a diminuigdo da
concentracdo do contaminante, e ndo a mineralizacdo ou a formacao de potenciais
subprodutos. Como existe a preocupacao de que produtos da reacao de antibiéticos
com cloro sejam mais prejudiciais [68], € necessario, em trabalhos futuros, investigar
a mineralizacdo da ERI por meio de cloracdo, bem como a possivel formacédo de
subprodutos e sua toxicidade.

O ion sulfato também pode ter um papel importante em sistemas de FEO, ja
que pode ser transformado a radicais sulfato (SO4") [141], como observado na
Equacdo (35). O SO4" é um agente oxidante forte e pode, como o HO®, oxidar
compostos organicos. Ao reagir com esses compostos, esse radical € reduzido
novamente a SO4%, podendo ser novamente convertido a radical no anodo [142].
Assim, o fato da concentracdo do ion SO4% continuar relativamente constante ao longo
dos experimentos de FEO (Figura 25 B) n&o impede que ele tenha participado das
reacoes, em especial considerando sua alta concentracdo quando o eletrélito suporte

foi utilizado.
S0,°” -S0,”" +e” (35)

As concentragbes de nitrato, nitrito e amobnio também apresentaram
comportamentos diferentes ao longo dos ensaios de F, de FEO (com eletrdlito

suporte) e de FEOX (sem eletrélito suporte) (Figura 26 A, B e C).
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Figura 26 — Evolugao dos ions nitrato, nitrito e amdnio para os ensaios de F (A), FEO com eletrdlito
suporte (B) e FEOX, sem eletrolito suporte (C).

Para a F, a concentracdo de nitrato diminuiu e a concentracdo de nitrito
aumentou, enquanto a concentracdo de amonio se manteve praticamente constante.
Apesar de a F do nitrato ser um processo complexo, ela pode, em certos casos, ser
resumida pela reagéo geral apresentada na Equacéao (36) [143], que é condizente com
0 aumento da concentragcdo de nitrito e diminuicdo da concentragcdo de nitrato
observada. A absorcéo de fotons pelos ions inorganicos pode ter contribuido para a
menor fototransformacdo da matéria organica, resultando na baixa mineralizacéo

observada para o processo de F com a matriz EFD+ERI (Figura 23 A, p. 66).

h 1
NO,~ — NO,™ + 50, (36)
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Nos ensaios de FEO (com ou sem o eletrdlito suporte) a concentracéo de nitrito
diminuiu, enquanto a concentracdo de nitrato aumentou. Como observado nas trés
primeiras horas do ensaio sem eletrdlito suporte (FEOX, Figura 26 C), o aumento da
concentracéo de nitrato parece ser devido a oxidagéo do ion aménio. No ensaio com
Na2SO4 (FEO, Figura 26 B), o ion amonio provavelmente também estava presente e
foi oxidado a nitrato, ainda que em menor grau, devido as diferentes rotas de reacgao.
No entanto, o aménio ndo pbéde ser detectado, provavelmente devido ao sodio
adicionado, ja que os dois cations eluem muito préximos na coluna de troca catiénica
utilizada no presente trabalho [107].

E interessante notar que o Cl e o SO42 podem reagir com o HO", de acordo
com as Equacoes (37) e (38) [130]. Da mesma forma, o nitrito e 0 amonio podem ser
oxidados por reacdo com o HO® [143,144] e agir como sequestradores do radical,
diminuindo a mineraliza¢do dos compostos organicos. No entanto, esse papel parece
nao ocorrer ou ser compensado por outros fatores nas condigcdes experimentais
utilizadas, considerando que n&o houve diferenca significativa de mineralizagéo entre
as matrizes AD+ERI e EFD+ERI durante a FEO.

$0,*” + HO® - HS05*~ 37)

Cl_ + HO. - CIOH_' (38)

5.2.2.5 Andlise de toxicidade

Os processos oxidativos empregados no presente trabalho visam a degradacéao
e mineralizacdo dos contaminantes. No entanto, ha a possibilidade de formacao de
produtos de reacdo téxicos, quando ndo ocorre total mineralizagdo. Ainda, ha a
preocupacao quanto a subprodutos clorados, considerando a possivel participacdo do
Cl2 na oxidagao da MOD e da ERI durante a FEO, em especial quando néo foi utilizado
o eletrolito suporte (FEOX). Assim, foram realizados ensaios de toxicidade quanto ao
crescimento radicular de cebolas (Allium cepa) com as solugdes iniciais e finais dos
ensaios com EFD+ERI. Esse organismo é frequentemente utilizado também para a
analise de genotoxicidade, mas essa analise nao foi feita no presente trabalho.

A Tabela 11 apresenta o crescimento radicular para as amostras e para o grupo

controle (agua), bem como os valores de p para a comparacdo de cada amostra com
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0 grupo controle, segundo o método Tukey’s pairwise, Copenhaver-Holland 1988, do

software Past.

Tabela 11 — Crescimento radicular ap6s exposicdo das cebolas ao grupo controle e as solugées
inicias e finais dos diferentes processos aplicados ao EFD+ERI.

Crescimento

Amostra radicular (cm)
Controle 2,9+0,3 -
EFD+ERI 3,1+0,4 1,00
EFD+ERI+Na;SO4 2,8+0,5 1,00
F 2,7+0,9 1,00
FEO 2,2+0,8 0,41
FEOX 2,2+0,5 0,40

Conforme observado, os valores de p foram maiores que 0,05, indicando que
nao houve alteracdo significativa no crescimento radicular entre as amostras e o
controle. Além disso, as amostras iniciais também ndo apresentaram diferenca
significativa entre si (p = 1,00, pelo mesmo método), indicando que a adicao de 2 g/L
de NazSO4 ndo representou toxicidade. No entanto, é importante ressaltar que, ainda
gue nao apresentem toxicidade para as cebolas, as amostras iniciais séo
provavelmente tdxicas para organismos como bactérias, ja que a ERI é um antibiético.

Para as amostras finais, a ndo diminuicdo do crescimento radicular indica que
ndo foram produzidos subprodutos téxicos para a cebola. E interessante notar que
mesmo para FEOX, em que a rota de degradacéo foi potencialmente relacionada a
reagcdo com Cl2 formado eletroquimicamente, ndo foi identificada toxicidade. No
entanto, considerando que, mesmo quando ndo € identificada toxicidade em relacao
ao crescimento radicular, pode ocorrer genotoxicidade, e que organismos de
diferentes espécies podem apresentar uma sensibilidade diferente [103], recomenda-
se realizar estudos futuros de genotoxicidade em cebola e toxicidade em outros
organismos, como a Lactuca sativa (alface). Aléem disso, € importante que se realizem

testes da atividade antibidtica, comparando as amostras iniciais e finais.
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5.3 CONSIDERACOES FINAIS

Apesar da importancia de avaliar a mineralizagdo quando se aplicam métodos
de tratamento de efluentes baseados em oxidacdo, muitos trabalhos da literatura
avaliam apenas a reducdo da concentracdo da ERI, o que limita a comparacao com
os resultados obtidos no presente trabalho. Alguns estudos apresentam dados sobre
mineralizacdo, mas analisam efluentes complexos nos quais a ERI n&o representa
uma parcela significativa do COT. Assim, comparam-se nesta se¢ao apenas trés
outros estudos da literatura com o processo que obteve melhor resultado no presente
trabalho (FEO).

Gongalves et al. [145] analisaram a ozonizagdo catalitica com éxido de cério
disperso em carvéo ativado e nanotubos de carbono de 700 mL de solu¢éo contendo
50 mg/L de ERI, em pH de aproximadamente 6,5. O melhor resultado obtido pelos
autores foi de 42% de reducdo do COT apds 300 min de reacao, utilizando o
catalisador com nanotubos de carbono. No presente trabalho, o processo de FEO em
pH 7 com o maior fluxo fotbnico obteve redugcéo semelhante (38+3%) em um tempo
menor de tratamento (240 min), para a solucdo de 50 mg/L de ERI em &gua
deionizada. Além disso, a FEO aqui estudada apresenta a vantagem de nao requerer
arecuperacao do catalisador, nem a producao de 0z6nio, que demanda equipamentos
especificos.

Pérez et al. [77] estudaram a degradacao da ERI em uma planta de fotoeletro-
Fenton solar, utilizando 10 L de solucdo contendo 7 g/L de Na2SO4 em pH 3. Para
uma concentragdo de 165 mg/L de ERI, 28 mg/L de Fe?* e densidade de corrente de
0,16 mA/cm?, os autores atingiram 69% de mineralizacdo ap6s 300 min de tratamento.
Esse estudo apresentou uma maior mineralizagdo, ainda que em um tempo maior, e
a vantagem de utilizar radiacdo solar como fonte de radiacdo UV, em comparacéo
com o presente trabalho. No entanto, o sistema requer a adicao de reagentes como
o Fe?* e maiores quantidades de eletrélito, além de ser necessario diminuir o pH antes
do inicio dos experimentos.

Xekoukoulotakis et al. [96] analisaram a degradacéo fotocatalitica de ERI em
suspensdes de TiO2 utilizando lampadas UV-A. Para 350 mL de solug&o contendo 10
mg/L de ERI e 250mg/L de catalisador, os autores obtiveram reducéo de 90% do COT
apos 90 min de tratamento, para o melhor catalisador estudado (Degussa P25). Esse

valor é superior aos 54+3% de mineralizagdo obtidos no presente estudo ao final de
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240 min de tratamento para a FEO da solucédo de 10 mg/L de ERI. No entanto, vale
notar que o volume tratado pelos autores é menor, e que o tratamento por fotocatalise
com suspensodes de catalisadores requer uma etapa posterior de recuperacado do
catalisador.

Comparada com outros métodos da literatura, a FEO apresenta vantagens
guanto a menor adicdo de reagentes e a ndo necessidade de recuperacdo do
catalisador. Assim, esse processo pode, dependendo das prioridades de cada

tratamento, ser uma tecnologia interessante para a mineralizagéo de ERI.
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6 CONCLUSOES

Na presente dissertacdo foi avaliada a aplicacdo de processos baseados em
irradiacdo UV (F, FH e FEO) na mineralizacdo de matrizes contendo o antibiético ERI,
bem como a contribui¢cdo da EO para o processo de FEO. Concluiu-se que o processo
de FEO leva a efeitos sinérgicos devido a combinacdo da OE com a FH, superando
as limitacdes apresentadas pela FH, em especial a presenca de recombinacéo do par
e’/h".

Para os processos de F, FH e FEO, a aplicacdo de um fluxo fotbnico baixo
(0,63x10* mol/m?s, 125 W) revelou-se inefetiva para a mineralizacdo da ERI. Por
outro lado, o fluxo mais alto (1,47x10* mol/m?s, 250 W), favoreceu a F, bem como a
formacdao de pares e/h*, resultando em maior produgéo de HO" e maior mineralizac&o.

Quanto ao pH inicial, observou-se que seus efeitos sobre a especiacdo da ERI,
do catalisador e das espécies oxidantes afetaram a mineralizacdo para os diferentes
processos. O melhor resultado de mineralizacdo para o processo de F foi em pH
neutro, enquanto, para os processos de FH e FEO, o pH 4 e o pH 7 obtiveram maior
mineralizacdo, quando comparados ao pH 11. O bom desempenho dos processos em
pH neutro é interessante para sua aplicacdo em efluentes secundarios reais, que
geralmente tém pH préximo a neutralidade.

Por sua vez, a concentracao inicial de ERI (10 mg/L ou 50 mg/L) néo afetou a
porcentagem final de mineralizacéo para os processos de F ou FH, ainda que tenha
tido impacto na constante cinética. A FEO apresentou maior mineralizacao para a
menor concentracdo, o que indica que ela poderia ser aplicada também a efluentes
menos concentrados.

O estudo da cinética de mineralizacdo da ERI em agua deionizada para as
diferentes condic¢des parece indicar que a mineralizacéo ocorre por meio da formacao
de produtos intermediarios, que sdo posteriormente mineralizados. Assim, a cinética
de mineralizacdo aumenta com o tempo de tratamento quando se utiliza o maior fluxo
foténico em pH neutro.

Por fim, ao analisar a utilizagcdo dos processos de F e FEO em matrizes
complexas, concluiu-se que a F ndo poderia ser aplicada as matrizes AH+ERI e
EFD+ERI, tendo em vista que a absor¢do de fétons pelos ions inorganicos e MOD

levou a falha do processo. Por outro lado, a FEO, com ou sem eletrdlito suporte, levou
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a mineralizacdo da matriz EFD+ERI, sem apresentar diminuicdo significativa
comparada a matriz AD+ERI.

Assim, frente aos resultados descritos nesta dissertacdo, conclui-se que a FEO
se apresenta como a melhor alternativa, entre os processos estudados, para o
tratamento de efluentes semelhantes a matriz EFD+ERI, sendo recomendado o uso
de um pH inicial préximo ao neutro e do maior fluxo de fétons (1,47x104 mol/m?s, 250
W).

Também foi demonstrado que o crescimento radicular em cebolas néo foi
significativamente alterado devido a exposi¢cdo as amostras finais dos ensaios com
EFD+ERI. No entanto, antes de uma aplicacdo real do processo de FEO, faz-se
necessario analisar a possivel formacdo de produtos de reagdo com técnicas
analiticas mais robustas, bem como a genotoxicidade para cebola e a toxicidade para

outros organismos.
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7 TRABALHOS FUTUROS

e Anadlise das solu¢des apds tratamento quanto a genotoxicidade em
cebolas e toxicidade em outros organismos;
e Analise de produtos de reacéo;

e Andlise das rotas de reacdo, através do uso de sequestradores de

lacuna e HO";
e Estudo da densidade de corrente como um parametro operacional para
otimizacao da FEO,;

e Estudo da mineralizacdo da ERI por meio de cloracao.



79

8 REFERENCIAS BIBLIOGRAFICAS

[1] NORMAN (NETWORK OF REFERENCE LABORATORIES RESEARCH
CENTRES AND RELATED ORGANISATIONS FOR MONITORING OF EMERGING
ENVIRONMENTAL SUBSTANCE). Glossary of Terms. Disponivel em: <http://www.norman-
network.net>. Acesso em: 7 ago. 2017.

[2] 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: s.n.].

[3] DAUGHTON, C. G. Non-regulated water contaminants: Emerging research.
Environmental Impact Assessment Review, v. 24, n. 7-8, p. 711-732, 2004.

[4] SAUVE, S.; DESROSIERS, M. A review of what is an emerging contaminant.
Chemistry Central Journal, v. 8, p. Article 15, 2014.

[5] USEPA (UNITED STATES ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY).
Contaminants of emerging concern including pharmaceuticals and personal care
products. Disponivel em: <https://www.epa.gov/wqgc/contaminants-emerging-concern-
including-pharmaceuticals-and-personal-care-products>. Acesso em: 23 ago. 2017.

[6] BARBOSA, M. O. et al. Occurrence and removal of organic micropollutants: An
overview of the watch list of EU Decision 2015/495. Water Research, v. 94, p. 257-279, 2016.

[7] AFONSO-OLIVARES, C. et al. Analytical tools employed to determine
pharmaceutical compounds in wastewaters after application of advanced oxidation processes.
Environmental Science and Pollution Research, 2016.

[8] EUROPEAN COMISSION. Commission Implementing Decision (EU) 2015/495 of
20 March 2015 establishing a watch list of substances for Union-wide monitoring in the field of
water policy pursuant to Directive 2008/105/EC of the European Parliament and of the Council.
Official Journal of the European Union, n. L 78, p. 40-42, 2015.

[9] USEPA (UNITED STATES ENVIRONMENTAL PROTECTION AGENCY). Drinking
Water Contaminant Candidate List (CCL) and Regulatory Determination. Disponivel em:
<https://www.epa.gov/ccl>. Acesso em: 1 jan. 2017.

[10] DAUGHTON, C. G.; TERNES, T. A. Pharmaceuticals and Personal Care Products
in the Environment: Agents of Subtle Change? Environmental Health Perspectives, v. 107,
n. 6, p. 907-938, 1999.

[11] RODRIGUEZ-NARVAEZ, O. M. et al. Treatment technologies for emerging
contaminants in water: A review. Chemical Engineering Journal, v. 323, p. 361-380, 2017.

[12] MOMPELAT, S.; LE BOT, B.; THOMAS, O. Occurrence and fate of pharmaceutical
products and by-products, from resource to drinking water. Environment International, v. 35,
n. 5, p. 803-814, 2009.

[13] VERLICCHI, P.; AL AUKIDY, M.; ZAMBELLO, E. Occurrence of pharmaceutical
compounds in urban wastewater: Removal, mass load and environmental risk after a
secondary treatment-A review. Science of the Total Environment, v. 429, p. 123-155, 2012.

[14] 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, 8 nov. 2012.

[15] SANTOS, L. H. M. L. M. et al. Ecotoxicological aspects related to the presence of
pharmaceuticals in the aquatic environment. Journal of Hazardous Materials, v. 175, n. 1—
3, p. 45-95, 2010.

[16] JELIC, A. et al. Occurrence and elimination of pharmaceuticals during conventional
wastewater treatment. In: GUAUSCH, H.; GINEBREDA, A.; GEISZINGER, A. (Eds.). . The



80

handbook of environmental chemistry. [s.l.] Springer-Verlag, 2012. v. 19p. 1-23.

[17] 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, 2009.

[18] CALDWELL, D. J. et al. A risk based approach to manage active pharmaceutical
ingredients in manufacturing effluent. Environmental Toxicology and Chemistry, v. 35, p.
813-822, 2016.

[19] 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.

[20] HIRSCH, R. et al. Occurrence of antibiotics in the aquatic environment. Science
of The Total Environment, v. 225, p. 109-118, 1999.

[21] 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, p. Article 803, 2015.

[22] KUMMERER, K. The presence of pharmaceuticals in the environment due to
human use - present knowledge and future challenges. Journal of Environmental
Management, v. 90, n. 8, p. 2354-2366, 2009.

[23] THE REVIEW ON ANTIMICROBIAL RESISTANCE CHAIRED BY JIM O’NEIL.
Tackling drug-resistant infections globally: final report and recommendations. [s.l: s.n.].

[24] KUMMERER, K. Antibiotics in the aquatic environment: a review - Part |.
Chemosphere, v. 75, p. 417-434, 2009.

[25] HE, K. et al. Detection of a wide variety of human and veterinary fluoroquinolone
antibiotics in municipal wastewater and wastewater-impacted surface water. Journal of
Pharmaceutical and Biomedical Analysis, v. 106, p. 136143, 2015.

[26] MONTEIRO, M. A. et al. Development and Validation of Liquid Chromatography-
Tandem Mass Spectrometry Methods for Determination of Beta-Lactams, Macrolides,
Fluoroquinolones, Sulfonamides and Tetracyclines in Surface and Drinking Water from Rio de
Janeiro, Brazil. Journal of the Brazilian Chemical Society, v. 29, n. 04, p. 1-13, 2018.

[27] LOCATELLI, M. A. F. Avaliagdo da presenca de antibioticos e drogas ilicitas
na bacia do Rio Atibaia. 2011. 164 f. Universidade Estadual de Campinas. 2011.

[28] 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.

[29] 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.

[30] 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.

[31] 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.

[32] 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,
20009.

[33] 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, p. 3971-3980, 2015.



81

[34] 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.

[35] LI D, YANG M, HU J, REN L, ZHANG Y, L. K. Determination and fate of
oxytetracycline and related compounds in oxytetracline production wastewater and the
receiving river. Environmental Toxicology and Chemistry, v. 27, n. 1, p. 80-86, 2008.

[36] LARSSON, D. G. J.; DE PEDRO, C.; PAXEUS, N. Effluent from drug manufactures
contains extremely high levels of pharmaceuticals. Journal of Hazardous Materials, v. 148,
n. 3, p. 751-755, 2007.

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

[38] 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.

[39] WORLD HEALTH ORGANIZATION (WHOQO). Antimicrobial resistance: global
report on  surveillance  2014. Summary. [s.l:  s.nl]. Disponivel em:
<http://www.who.int/drugresistance/documents/surveillancereport/en/>.

[40] WORLD HEALTH ORGANIZATION (WHO). Antimicrobial resistance: global
report on surveillance 2014. Slide set. [s.I: s.n]. Disponivel em:
<http://www.who.int/drugresistance/documents/surveillancereport/en/>.

[41] KUMMERER, K. Antibiotics in the aquatic environment: a review - Part II.
Chemosphere, v. 75, p. 435-441, 2009.

[42] 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.

[43] GULLBERG, E. et al. Selection of resistant bacteria at very low antibiotic
concentrations. PLoS Pathogens, v. 7, n. 7, p. €1002158, 2011.

[44] ANDERSSON, D. I.; HUGHES, D. Evolution of antibiotic resistance at non-lethal
drug concentrations. Drug Resistance Updates, v. 15, n. 3, p. 162-172, 2012.

[45] 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.

[46] MANAIA, C. M. et al. Antibiotic resistance in urban aquatic environments: can it be
controlled? Applied Microbiology and Biotechnology, v. 100, p. 1543-1557, 2016.

[47] KRISTIANSSON, E. et al. Pyrosequencing of antibiotic-contaminated river
sediments reveals high levels of resistance and gene transfer elements. PLoS ONE, v. 6, n.
2, 2011.

[48] 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, Inc, 2013. p. 211-231.

[49] KAWASAKI, J. et al. Recovery of erythromycin by a liquid membrane. Journal of
Membrane Science, v. 112, p. 209-217, 1996.

[50] 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.

[51] U.S. NATIONAL LIBRARY OF MEDICINE. Erythromycin: MedlinePlus Drug
Information. Disponivel em: <https://medlineplus.gov/druginfo/meds/a682381.html>. Acesso
em: 10 mar. 2018.

[52] GOBEL, A. et al. Fate of sulfonamides, macrolides, and trimethoprim in different



82

wastewater treatment technologies. Science of the Total Environment, v. 372, p. 361-371,
2007.

[53] 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, 2 nov. 2009.

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

[55] CENTERS FOR DISEASE CONTROL AND PREVENTION. Outpatient antibiotic
prescriptions — United States, 2015. [s.l: s.n.]. Disponivel em:
<https://www.cdc.gov/antibiotic-use/community/pdfs/Annual-Report-2015.pdf>.

[56] BRAUER, R. et al. Prevalence of antibiotic use: a comparison across various
European health care data sources. pharmacoepidemiology and drug safety, v. 25, n. 1, p.
11-20, 2016.

[57] VOOGT, P. DE et al. Development of an International Priority List of
Pharmaceuticals Relevant for the Water Cycle. Londres: [s.n.].

[58] LUO, Y. et al. A review on the occurrence of micropollutants in the aquatic
environment and their fate and removal during wastewater treatment. Science of the Total
Environment, v. 473474, p. 619-641, 2014.

[59] YANG, Y. et al. Occurrences and removal of pharmaceuticals and personal care
products (PPCPs) in drinking water and water/sewage treatment plants: A review. Science of
the Total Environment, v. 596-597, p. 303-320, 2017.

[60] PRASSE, C. et al. Spoilt for choice: A critical review on the chemical and biological
assessment of current wastewater treatment technologies. Water Research, v. 87, p. 237—
270, 2015.

[61] GRANDCLEMENT, C. et al. From the conventional biological wastewater
treatment to hybrid processes, the evaluation of organic micropollutant removal: A review.
Water Research, v. 111, p. 297-317, 2017.

[62] 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.

[63] JOSS, A. et al. Biological degradation of pharmaceuticals in municipal wastewater
treatment: Proposing a classification scheme. Water Research, 2006.

[64] KARTHIKEYAN, K. G.; MEYER, M. T. Occurrence of antibiotics in wastewater
treatment facilities in Wisconsin, USA. Science of the Total Environment, v. 361, n. 1, p.
196-207, 2006.

[65] MATAMOROS, V.; RODRIGUEZ, Y.; ALBAIGES, J. A comparative assessment of
intensive and extensive wastewater treatment technologies for removing emerging
contaminants in small communities. Water Research, v. 88, p. 777-785, 2016.

[66] ADAMEK, E.; BARAN, W.; SOBCZAK, A. Photocatalytic degradation of veterinary
antibiotics: Biodegradability and antimicrobial activity of intermediates. Process Safety and
Environmental Protection, v. 103, p. 1-9, 2016.

[67] CHAMBERLAIN, E.; ADAMS, C. Oxidation of sulfonamides, macrolides, and
carbadox with free chlorine and monochloramine. Water Research, v. 40, n. 13, p. 2517—
2526, 2006.

[68] LI, B.; ZHANG, T. Different removal behaviours of multiple trace antibiotics
inmunicipal wastewater chlorination. Water Research, v. 47, n. 9, p. 2970-2982, 2013.

[69] WESTERHOFF, P. et al. Fate of endocrine-disruptor, pharmaceutical, and
personal care product chemicals during simulated drinking water treatment processes.
Environmental Science and Technology, v. 39, n. 17, p. 6649-6663, 2005.

[70] ANDREOZZI, R. et al. Advanced oxidation processes (AOP) for water purification



83

and recovery. Catalysis Today, v. 53, n. 1, p. 51-59, 1999.

[71] WANG, J.; WANG, S. Removal of pharmaceuticals and personal care products
(PPCPs) from wastewater: A review. Journal of Environmental Management, v. 182, p.
620—-640, 2016.

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

[73] LEGRINI, O.; OLIVEROS, E.; BRAUN, A. M. Photochemical processes for water
treatment. Chemical Reviews, v. 93, p. 671-698, 1993.

[74] TONG, L. et al. Photodegradation of azithromycin in various aqueous systems
under simulated and natural solar radiation: Kinetics and identification of photoproducts.
Chemosphere, v. 83, p. 340-348, 2011.

[75] MOREIRA, F. C. et al. Tertiary treatment of a municipal wastewater toward
pharmaceuticals removal by chemical and electrochemical advanced oxidation processes.
Water Research, v. 105, p. 251-263, 2016.

[76] DA SILVA, S. W. et al. Degradation of the commercial surfactant nonylphenol
ethoxylate by advanced oxidation processes. Journal of Hazardous Materials, v. 282, p.
241-248, 2015.

[77] PEREZ, T. et al. Solar photoelectro-Fenton flow plant modeling for the degradation
of the antibiotic erythromycin in sulfate medium. Electrochimica Acta, v. 228, p. 45-56, 2017.

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

[79] REXLAB (LABORATORIO DE EXPERIMENTACAO REMOTA). Material de
apoio didatico ao experimento Energia Solar em Elétrica: Experimentacdo Remota
Movel para Educacao Basica: Conversao de Energia Solar em Energia Elétrica (C. Heck,
K. dos S. Coelho, Eds.)Ararangua, 2015.

[80] 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.

[81] SERPONE, N. et al. Light-driven advanced oxidation processes in the disposal of
emerging pharmaceutical contaminants in agueous media: A brief review. Current Opinion in
Green and Sustainable Chemistry, v. 6, p. 18-33, 2017.

[82] FRONTISTIS, Z. et al. Electrochemical enhancement of solar photocatalysis:
Degradation of endocrine disruptor bisphenol-A on Ti/TiO2 films. Water Research, v. 45, n. 9,
p. 2996-3004, 2011.

[83] JING, L. et al. Effects of surface-modification with Bi2O3on the thermal stability
and photoinduced charge property of nanocrystalline anatase TiO2and its enhanced
photocatalytic activity. Applied Surface Science, v. 256, n. 3, p. 657-663, 2009.

[84] GEORGIEVA, J. et al. Enhanced photocatalytic activity of electrosynthesised
tungsten trioxide-titanium dioxide bi-layer coatings under ultraviolet and visible light
illumination. Electrochemistry Communications, v. 9, p. 365-370, 2007.

[85] DENG, Y.; ENGLEHARDT, J. D. Electrochemical oxidation for landfill leachate
treatment. Waste Management, v. 27, p. 380-388, 2007.

[86] SIRES, I.; BRILLAS, E. Remediation of water pollution caused by pharmaceutical
residues based on electrochemical separation and degradation technologies: A review.
Environment International, v. 40, n. 1, p. 212-229, 2012.

[87] BERTAZZOLI, R.; PELEGRINI, R. Descoloracdo e degradacdo de poluentes
organicos em solugdes aquosas através do processo fotoeletroquimico. Quimica Nova, v. 25,
n. 3, p. 477-482, 2002.

[88] COMNINELLIS, C. Electrocatalysis in the Electrochemical



84

Conversion/Combustion of Organic Pollutants For Waste Water Treatment. Electrochimica
Acta, v. 39, n. 11/12, p. 1857-1862, 1994.

[89] DA SILVA, S. W. Fotoeletrooxidacdo na degradacao de nonilfenol etoxilado
em 4guas residuarias. 2013. 90 f. Universidade Federal do Rio Grande do Sul. 2013.

[90] KIM, I.; YAMASHITA, N.; TANAKA, H. Performance of UV and UV/H202
processes for the removal of pharmaceuticals detected in secondary effluent of a sewage
treatment plant in Japan. Journal of Hazardous Materials, v. 166, n. 2-3, p. 1134-1140,
20009.

[91] HUSSAIN, S. et al. Photo-assisted electrochemical degradation of
sulfamethoxazole using a Ti/Ru0.3Ti0.702 anode: Mechanistic and kinetic features of the
process. Journal of Environmental Management, v. 201, p. 153-162, 2017.

[92] DAGHRIR, R. et al. Removal of chlortetracycline from spiked municipal wastewater
using a photoelectrocatalytic process operated under sunlight irradiations. Science of the
Total Environment, v. 466—467, p. 300-305, 2014.

[93] VOIGT, M.; JAEGER, M. On the photodegradation of azithromycin, erythromycin
and tylosin and their transformation products: A kinetic study. Sustainable Chemistry and
Pharmacy, v. 5, p. 131-140, 2017.

[94] 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.

[95] KARAOLIA, P. et al. Removal of antibiotics, antibiotic-resistant bacteria and their
associated genes by graphene-based TiO2composite photocatalysts under solar radiation in
urban wastewaters. Applied Catalysis B: Environmental, v. 224, p. 810-824, 2018.

[96] XEKOUKOULOTAKIS, N. P. et al. UV-A/TiIO2 photocatalytic decomposition of
erythromycin in water: factors affecting mineralization and antibiotic activity. Catalysis Today,
v. 151, n. 1, p. 29-33, 2010.

[97] REPOUSI, V. et al. Photocatalytic degradation of bisphenol A over
Rh/TiO2suspensions in different water matrices. Catalysis Today, v. 284, p. 59-66, 2017.

[98] WOLS, B. A. et al. Degradation of 40 selected pharmaceuticals by UV/H202.
Water Research, v. 47, p. 5876-5888, 2013.

[99] 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.

[100] MOREIRA, N. F. F. et al. Fast mineralization and detoxification of amoxicillin and
diclofenac by photocatalytic ozonation and application to an urban wastewater. Water
Research, v. 87, p. 87-96, 2015.

[101] SU, Y. et al. Photoelectrocatalytic degradation of the antibiotic sulfamethoxazole
using TiO2/Ti photoanode. Applied Catalysis B: Environmental, v. 186, p. 184-192, 2016.

[102] COMUSA. Tratamento de esgoto.

[103] HEBERLE, A. N. A. Processos oxidativos avancados aplicados na
degradacéo do retardante de chama 2,4,6-tribromofenol. 2016. Universidade Federal do
Rio Grande do Sul. 2016.

[104] WANG, G.-S.; HSIEH, S.-T.; HONG, C.-S. Destruction of humic acid in water by
UV light-"catalyzed oxidation with hydrogen peroxide. Water Research, v. 34, n. 15, p. 3882—
3887, 2000.

[105] PHILLIPS. HPL-N 250W/542 E40 HG 1SL. Disponivel em:
<http://www.lighting.philips.com/main/prof/conventional-lamps-and-tubes/high-intensity-
discharge-lamps/hpl-high-pressure-mercury/hpl-n/928053007499 EU/product#>. Acesso em:
6 jun. 2018.



85

[106] DA 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, 2016.

[107] REY, M. A. et al. A new approach to dealing with high-to-low concentration ratios
of sodium and ammonium ions in ion chromatography. Journal of Chromatography A, v.
804, n. 1-2, p. 201-209, 1998.

[108] KLAUCK, C. R.; RODRIGUES, M. A. S.; BASSO DA SILVA, L. Toxicological
evaluation of landfill leachate using plant (Allium cepa) and fish (Leporinus obtusidens)
bioassays. Waste Management and Research, v. 31, n. 11, p. 1148-1153, 2013.

[109] KONSTANTINOU, 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, p. 1-14, 2004.

[110] KUMAR, K. V.; PORKODI, K.; ROCHA, F. Langmuir-Hinshelwood kinetics: a
theoretical study. Catalysis Communications, v. 9, p. 82—84, 2008.

[111] 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.

[112] ELMOLLA, E. S.; CHAUDHURI, M. Photocatalytic degradation of amoxicillin,
ampicillin and cloxacillin antibiotics in aqueous solution using UV/TiO2 and UV/H202/TiO2
photocatalysis. Desalination, v. 252, n. 1-3, p. 46-52, 2010.

[113] LIU, Y. et al. Photoelectrocatalytic degradation of tetracycline by highly effective
TiO2 nanopore arrays electrode. Journal of Hazardous Materials, v. 171, p. 678—683, 2009.

[114] WONG, C. C.; CHU, W. The direct photolysis and photocatalytic degradation of
alachlor at different TiO2 and UV sources. Chemosphere, v. 50, n. 8, p. 981-987, 2003.

[115] HEBERLE, A. N. A. et al. Electrochemical enhanced photocatalysis to the 2,4,6
Tribromophenol flame retardant degradation. Journal of Catalysis, v. 351, p. 136-145, 2017.

[116] RAMOS, L. F. Fotocatélise Heterogénea na Degradagdo de Eritromicina.
2016. Universidade Federal do Rio Grande do Sul. 2016.

[117] EL KHORASSANI, H.; THERAULAZ, F.; THOMAS, O. Application of UV
spectrophotometry to the study of treated wastewater discharges in rivers. Acta
Hydrochimica et Hydrobiologica, v. 26, n. 5, p. 296-299, 1998.

[118] HEES, P. A. W. VAN et al. Determination of low molecular weight organic acids
in soil solution by HPLC. Talanta, v. 48, p. 173-179, 1999.

[119] DA 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, 2016.

[120] 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.

[121] TONG, A. et al. TiO2-assisted photodegradation of pharmaceuticals — a review.
Central European Journal of Chemistry, v. 10, n. 4, p. 989-1027, 2012.

[122] LI, G. et al. Enhanced simultaneous PEC eradication of bacteria and antibiotics
by facilely fabricated high-activity {001} facets TiO2 mounted onto TiO2 nanotubular
photoanode. Water Research, v. 101, p. 597-605, 2016.

[123] ZHAO, X.; ZHU, Y. Synergetic degradation of rnodamine B at a porous ZnWO4
film electrode by combined electro-oxidation and photocatalysis. Environmental Science and
Technology, v. 40, p. 3367-3372, 2006.

[124] GARCIA-GABALDON, M. et al. Electrochemical recovery of tin from the activating
solutions of the electroless plating of polymers Galvanostatic operation. Separation and
Purification Technology, v. 51, p. 143-149, 2006.



86

[125] WANG, K.-H.; TSAIl, H.-H.; HSIEH, Y.-H. The Kkinetics of photocatalytic
degradation of trichloroethylene in gas phase over TiO2 supported on glass bead. Applied
Catalysis B: Environmental, v. 17, n. 4, p. 313-320, 1998.

[126] WANG, N. et al. Evaluation of bias potential enhanced photocatalytic degradation
of 4-chlorophenol with TiO2 nanotube fabricated by anodic oxidation method. Chemical
Engineering Journal, v. 146, p. 30-35, 2009.

[127] 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.

[128] 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.

[129] LI, M. et al. Sulfamethazine degradation in water by the VUV/UV process:
Kinetics, mechanism and antibacterial activity determination based on a mini-fluidic VUV/UV
photoreaction system. Water Research, v. 108, p. 348-355, 2017.

[130] KHAN, S. et al. Kinetics and mechanism of sulfate radical- and hydroxyl radical-
induced degradation of highly chlorinated pesticide lindane in UV / peroxymonosulfate system.
Chemical Engineering Journal, v. 318, p. 135-142, 2017.

[131] NORCIA, L. J. et al. In vitro microbiological characterization of a novel azalide,
two triamilides and an azalide ketal against bovine and porcine respiratory pathogens. J ournal
of Antibiotics, v. 57, n. 4, p. 280-288, 2004.

[132] DALRYMPLE, O. K.; YEH, D. H.; TROTZ, M. A. Removing pharmaceuticals and
endocrine-disrupting compounds from wastewater by photocatalysis. Journal of Chemical
Technology & Biotechnology, v. 82, p. 121-134, 2007.

[133] LI, R. et al. Photoelectrocatalytic degradation of ofloxacin using highly ordered
TiO2 nanotube arrays. Electrocatalysis, v. 5, p. 379-386, 2014.

[134] DA SILVA, S. W. et al. Treatment of solutions containing nonylphenol ethoxylate
by photoelectrooxidation. Chemosphere, v. 119, p. S101-S108, 2015.

[135] GIRALDO-AGUIRRE, A. L. et al. TiO2 photocatalysis applied to the degradation
and antimicrobial activity removal of oxacillin: Evaluation of matrix components, experimental
parameters, degradation pathways and identification of organics by-products. Journal of
Photochemistry and Photobiology A: Chemistry, v. 311, p. 95-103, 2015.

[136] DE BRITO-PELEGRINI, N. N.; DE TARSO FERREIRA SALES, P.; PELEGRINI,
R. T. Photochemical treatment of industrial textile effluent containing reactive dyes.
Environmental technology, v. 28, p. 321-328, 2007.

[137] SERNA-GALVIS, E. A. et al. Degradation of highly consumed fluoroquinolones,
penicillins and cephalosporins in distilled water and simulated hospital wastewater by
UVv254and UV254/persulfate processes. Water Research, v. 122, p. 128-138, 2017.

[138] MOURA, D. C. DE et al. Active chlorine species electrogenerated on
Ti/Ru0.3Ti0.702 surface: Electrochemical behavior, concentration determination and their
application. Journal of Electroanalytical Chemistry journal, v. 731, p. 145-152, 2014.

[139] BRUGUERA-CASAMADA, C. et al. Effect of electrogenerated hydroxyl radicals,
active chlorine and organic matter on the electrochemical inactivation of Pseudomonas
aeruginosa using BDD and dimensionally stable anodes. Separation and Purification
Technology, v. 178, p. 224-231, 2017.

[140] XIAO, S. et al. Enhanced photoelectrocatalytic degradation of ammonia by in situ
photoelectrogenerated active chlorine on TiO2 nanotube electrodes. Journal of
Environmental Sciences, v. 50, p. 103-108, 2016.

[141] SELCUK, H. Disinfection and formation of disinfection by-products in a
photoelectrocatalytic system. Water Research, v. 44, n. 13, p. 3966-3972, 2010.



87

[142] FARHAT, A. et al. Removal of Persistent Organic Contaminants by
Electrochemically Activated Sulfate. 2015.

[143] MACK, J.; BOLTON, J. R. Photochemistry of nitrite and nitrate in aqueous
solution: A review. Journal of Photochemistry and Photobiology A: Chemistry, v. 128, n.
1-3, p. 1-13, 1999.

[144] WANG, H. et al. Photoelectrocatalytic oxidation of agueous ammonia using TiO2
nanotube arrays. Applied Surface Science, v. 311, p. 851-857, 2014.

[145] GONCALVES, A. G.; ORFAO, J. J. M.; PEREIRA, M. F. R. Ozonation of
erythromycin over carbon materials and ceria dispersed on carbon materials. Chemical
Engineering Journal, v. 250, p. 366-376, 2014.



