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Neste trabalho € apresentado um estudo da degradacgao de trés antiinflamatdrios
ndo esteroidais (AINE) por ozonizagéo, assim como, a avaliagdo da biodegradabilidade e
da toxicidade das solugdes ozonizadas. Foi investigada a influéncia da dose de ozbnio
aplicada, da concentragao inicial de farmaco, do pH e da temperatura. Foi observado que
200 mg L' de diclofenaco e 100 mg L™ de naproxeno foram rapidamente degradados
(100%), aplicando-se uma dose de ozénio de 0,435 g L. Por outro lado, na degradagéo
de 200 mg L™ de ibuprofeno, foram aplicados 2,3 g L™ de 0zénio, atingindo uma remocdo
de 90%. No que diz respeito a mineralizagdo, em nenhum dos trés casos foi ultrapassado
o valor de 30%. Pelos resultados da razao DBOs/DQO obtidos apés 1 hora de ozonizagao
pode-se concluir que a biodegradabilidade da solugéo final aumentou com o tempo de 0,1
para 0,25, de praticamente zero para 0,19 e 0,29 para naproxeno, diclofenaco e
ibuprofeno, respectivamente. A toxicidade aguda para os trés AINE, usando o teste
Microtox®, diminuiu apos 1 hora de ozonizagao. Sendo assim, analisando-se os resultados
pode-se comprovar eficiéncia do processo de ozonizagdo na degradagdo de tais

compostos presentes nas solugoes.
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This work presents a study about the degradation of three nonsteroidal anti-
inflammatory drugs (NSAID) by ozone and evaluates the biodegradability and toxicity of
the ozonated solution. The influence of ozone dose, initial NSAID concentration, pH and
temperature effects on the removal yield were investigated. The results showed that 200
mg L™ of diclofenac and 100 mg L™ of naproxen are rapidly degraded applying using
ozone doses of 0.435 g L. Otherwise, ibuprofen required higher ozone dose for it
abatement, achieving 90% with an ozone dose of 2.3 g L™. The mineralization of the three
NSAID never overcame 30%. The results of BODs/COD ratio show that the
biodegradability of the ozoned solution (60 minutes of ozonation) increased from near zero
up to 0.19, 0.1 up to 0.25 and from near O up to 0.29 to diclofenac, naproxen and
ibuprofen, respectively. The acute toxicity of the three NSAID, using Microtox® test,
decreased with the increase of the ozonation time. Results clearly demonstrate the

efficiency of ozonation process for degradation of NSAID solution.
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1. INTRODUGAO E OBJETIVOS

Os farmacos sao substancias quimicas importantes e indispensaveis para a vida
moderna. S&o0 empregados na medicina humana e veterinaria, na agricultura e na
aquicultura. Até os anos 90, todavia, pouca importancia havia sido dada a ocorréncia, ao
destino ou aos efeitos dos farmacos no meio ambiente apds a sua utilizagao tradicional
(Dietrich et al., 2002). O despejo de farmacos e de seus metabdlitos nos esgotos
hospitalares e domiciliares e nos efluentes das préprias industrias produtoras, assim como
a destinacdo nao adequada de farmacos nao utilizados contribui para o aumento da sua
quantidade no meio ambiente (Christensen et al., 1998). Estas substancias atingem os
sistemas aquaticos, as estagdes de tratamento de esgotos (ETE), os rios e lagos e, mais
raramente, as aguas subterraneas (Ternes, 1998; Hirsch et al., 1998; Stumpf et al., 1999)
nas suas formas intactas ou de seus metabdlitos. Conseqlientemente, varios compostos
ativos atingem os esgotos e os corpos receptores sem que os seus efeitos no meio

aquatico tenham sido convenientemente avaliados (Ternes et al., 2004a).

Estudos tém mostrado que varios farmacos nado sdo completamente removidos
durante o tratamento convencional aplicado nas estagcbes de tratamento e, como
resultado, essas substancias sdo encontradas em efluentes de ETE, nas aguas de rios e
lagos, e com menos freqliéncia em aguas subterréneas (Hirsch et al., 1998, 1999; Ternes,
1998; Kolpin et al., 2002; Zuccato et al., 2000; Cunningham et al., 2006; Drury et al.,
2007). Ademais, pouco se sabe sobre os processos de degradagdo e remocgao dessas
substancias nas estagdes de tratamento. Em geral, dois processos podem ser o0s
responsaveis por sua remocao: i) sorcao e ii) biodegradacado. A determinacdo exata da
taxa de biodegradacido é extremamente dificil devido ao grande numero de produtos de
degradacao formados. A sorgdo sobre as particulas do lodo pode representar uma rota
importante para os poluentes em ETE e, consequentemente, no meio ambiente (Ternes et
al., 2004b).

Obviamente, as técnicas de tratamento de efluentes corretamente utilizadas sao
insuficientes  para remover significativamente tracos de tais  poluentes.
Consequientemente, técnicas mais avangadas como ozonizagdo, processos oxidativos
avancados (POA) ou filtracdo com o uso de membranas, podem ser futuramente

considerados como formas de tratamento (Ternes et al., 2003).



Este trabalho teve como objetivo principal avaliar a ozonizagéo, assim como suas
demais combinagdes (O3/H,0,, O3/UV-vis, O3/H,0,/UV-vis e 0Oz/UV-vis/Fe(lll)), para
remocao em solugdo aquosa de trés antiinflamatérios ndo-esteroidais (Diclofenaco,

Ibuprofeno e Naproxeno), atualmente largamente empregados no mundo.
E como obijetivos especificos:
¢ Avaliar a biodegradabilidade das solucdes tratadas pela razdo DBO/DQO e pelo
teste de inibicdo da taxa de consumo de oxigénio utilizando os reatores Zanh-
Wellens;

e Auvaliar a toxicidade aguda das solugdes tratadas utilizando o teste Microtox®;

e Identificar os intermediarios formados ao longo do processo de ozonizagdo por

cromatografia liquida acoplada a espectrometria de massa;

e Baseado nos intermediarios identificados propor um mecanismo de degradacgao

pelo ozénio;



2. REVISAO BIBLIOGRAFICA

2.1. Fontes de Farmacos no Meio Ambiente

Um balanco realizado entre as concentragcdes de farmacos na entrada e saida das
plantas de tratamento de esgotos, revela que durante o tratamento do esgoto nem todos
os farmacos sdo completamente removidos (Ternes, 1998). Conseqlientemente, eles sdo
encontrados nas aguas superficiais. Este fato é importante, uma vez que, a agua
superficial € uma importante fonte de agua potavel. Em uma estacdo de tratamento de
agua os farmacos podem ser removidos por diversos processos como floculagao,
filtracdo, adsorcao ou oxidagao. No caso do tratamento de agua de rios, o filtro de areia é
freqlientemente utilizado como primeiro passo. Os farmacos que nao forem removidos
pelos processos aplicados acabam alcangando o consumidor final (seres humanos e

animais) (Zwiener & Frimmel, 2000).

A existéncia de farmacos nas aguas naturais pode ser resultado do descarte de
efluente por industrias farmacéuticas, do uso no tratamento terapéutico por seres
humanos e animais e do descarte dos farmacos caducados. Heberer (2002) mostrou as
possiveis fontes e rotas dos residuos farmacéuticos no ambiente aquatico, conforme
mostrado na Figura 1. Apds a administragdo em humanos e animais uma grande parte
dos farmacos pode ser excretada por meio da urina e das fezes diretamente do sistema
de esgoto. Por isso, quantidade significativa desses é descartada para o meio ambiente e
pode se difundir no ambiente terrestre e aquatico. Conseqiientemente, a concentragao
dos farmacos nas aguas superficiais e nas subterraneas pode chegar a ordem de pg L™ e
ng L (Halling-Sorensen et al., 1998). Os farmacos vém sendo encontrados, na ordem de
ng L™, nas aguas subterraneas devido & infiltragdo das aguas contaminadas dos rios ou

de canais (Heberer et al., 1998).
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Figura 1: Possiveis fontes de residuos de farmacos no ambiente aquatico (Heberer,
2002).

Atividades da industria farmacéutica também podem ser responsaveis pela
presenca de farmacos em aguas naturais. Uma industria farmacéutica que inclua
diferentes tipos de processos de fabricacdo, fermentacéo, sintese quimica, extracédo e
formulacao (EPA, 1991), freqlentemente gera um efluente altamente resistente e com
alta variabilidade (em concentragdo de matéria organica e em volume gerado)
dependendo do processo de fabricagdo utilizado e da estagdo do ano (Nemerow apud
Balcioglu et al, 2003). Entre os diferentes efluentes destas industrias, o efluente
proveniente da lavagem dos equipamentos € caracterizado pela baixa vazado e baixa
concentragdo poluentes. No entanto, um pré-tratamento quimico é necessario para os
efluentes farmacéuticos, como os provenientes da formulagdo dos antibiodticos que

contém altas concentragdes de compostos bio-inibidores (Balcioglu et al., 2003).



2.2. Ocorréncia dos Farmacos no Meio Ambiente e Possiveis Efeitos

Milhares de diferentes moléculas ativas sdo atualmente usadas no Brasil e no
mundo para tratar ou prevenir doengas, sendo que centenas de novas moléculas sao
sintetizadas anualmente para substituir os farmacos ultrapassados. Uma vez
administrados, os farmacos podem ser excretados na sua forma original ou como
metabdlitos ativos, e podem alcangar o meio ambiente por diversos caminhos (Gobel et
al., 2005; Zuccato et al., 2005). As quantidades de farmacos que chegam as aguas
superficiais dependem de varios fatores, alguns teoricamente previsiveis, como
metabolismo e degradacdo, alguns imprevisiveis, como a disposicdo impropria. O
monitoramento da contaminagdo do meio ambiente por farmacos é aconselhavel por
varias razdes, incluindo uma avaliacdo confiavel dos riscos para o meio ambiente e,
através da cadeia alimentar, para o homem. Entretanto, um monitoramento completo é
dificil devido ao excessivo numero existente de farmacos e metabdlitos, com diferentes
estruturas quimicas e propriedades fisico-quimicas (Castiglioni et al., 2004). Além disso,
estudos tém mostrado que os processos de transformagao dos farmacos podem variar em
uma ETE, dependendo das caracteristicas do esgoto, das condi¢des do tempo e do

processo de tratamento empregado (Ternes, 1998; Johnson & Sumpter, 2001).

Os farmacos que nao sao realmente biodegradaveis atigem os corpos receptores
pelo descarte dos efluentes das ETE, podendo chegar as plantagdes quando o lodo,
proveniente das ETE, & aplicado como fertilizante (Ternes et al., 2004). Sendo assim, a

eficiéncia de remocgao dos farmacos nas ETE é crucial.

Boyd et al. (2003) avaliaram a presenca de nove farmacos e produtos de uso
pessoal em amostras de dois corpos receptores de efluentes de ETE, de varios estagios
de uma planta de tratamento de agua na Louisiana (EUA), de amostras de um corpo
receptor e de uma planta de tratamento de agua em Ontario (Canada). Naproxeno foi
detectado na estagéo de tratamento da Louisiana na faixa de 81 — 106 ng L™ e nas aguas
de superficie, em Ontario, na faixa de 22 — 107 ng L. Esses resultados também foram
relatados por Ternes (1998) e por Ternes et al. (1999a) para amostras de aguas
superficiais na Alemanha, no Canada e no Brasil. Ibuprofeno n&o foi detectado nas

amostras de aguas superficiais da Louisiana, nem do Canada. Amostras coletadas na



entrada da planta de tratamento de agua, provenientes do Rio Detroit, na Louisiana,

apresentaram naproxeno na faixa de 63 — 65 ng L.

Zuccato et al. (2005) identificaram a presenca de farmacos de uso humano no
sistema aquatico da Italia. Os autores consideraram somente aqueles farmacos que eram
facilmente metabolizados e degradados antes de serem excretados, dentre eles, o
ibuprofeno e a sulfametoxazol. Eles observaram que o ibuprofeno se apresentou na faixa
de 121, 20 e 15 ng L™, para amostras de efluente da estacdo de tratamento de esgoto

urbano, de agua do rio Lambro e do rio Po, respectivamente.

E grande o nimero de trabalhos em que foram estudados e avaliados a ocorréncia
e o destino dos farmacos no meio ambiente e nas estacbes de tratamento de esgoto e de
agua (Ternes, 1998; Ternes et al., 1999a, b; Jones et al., 2002; Thomas et al., 2004;
Robert et al., 2005; Bendz et al., 2005). A Tabela 1 apresenta um resumo de alguns
desses trabalhos. Vérios grupos de pesquisa estiveram ou estdo trabalhando na
identificacdo e na avaliacdo dos efeitos tdoxicos causados pelos farmacos no meio
ambiente. Dentre esses grupos, trés se destacam: na Europa, o “Repharmawater” e o
“Poseidon” e nos EUA, a “U.S.EPA” (Ternes et al., 2004a). Os projetos europeus estédo
voltados para o estabelecimento de uma base de tratamento de esgotos que seja
apropriada para a reducédo dos farmacos com um custo relativamente baixo. No projeto
“Poseidon”, pesquisas foram realizadas com base no conhecimento ja adquirido, para se
entender a relevancia dos processos das ETE para remocgao dos farmacos e produtos de
uso pessoal, de forma a desenvolver uma estratégia apropriada para diminuicdo das
concentragdes encontradas nos efluentes das ETE. No Brasil, poucas sao as informagoes
existentes a respeito da ocorréncia de farmacos no meio ambiente e nos sistemas de
tratamento de esgoto e de agua. Stumpf et al. (1999) realizaram um estudo a respeito da
presenca de residuos de farmacos polares nas aguas naturais e nos efluentes das
estagcbes de tratamento de esgoto no estado do Rio de Janeiro. Os autores estudaram
principalmente o diclofenaco, o ibuprofeno e o naproxeno. A concentragdo média no
efluente das ETE, para a maioria dos farmacos estudados, ficou na faixa de 0,1 a 1 pg L.
A taxa de remocao dos farmacos individuais apds a passagem pelas ETE variou de 12 a
90 %. Como consequéncia dessa remocéao incompleta dos farmacos durante a passagem
pelas ETE, os rios também se apresentaram contaminados. A concentragdao média dos

farmacos nos rios oscilou entre 0,02 e 0,04 pg L”, enquanto que o valor maximo



observado foi de 0,5 ug L™. Em 2006 foi apresentada uma reportagem na TV Globo, na
qual se anunciava a contaminagdo de dois canais (do Camorim e de Marapendi)
localizados na zona oeste do estado do Rio de Janeiro. Tal reportagem foi baseada em
um estudo realizado em conjunto pelo Departamento de Ecologia da UFRJ e pela
Faculdade de Medicina da UERJ. Os autores identificaram a presenca de farmacos nos
rios, assim como a presenca de bactérias resistentes a antibidticos, comuns apenas em
ambientes hospitalares. O estudo fez um alerta sobre o efeito prejudicial do despejo de

esgoto hospitalar diretamente nos corpos receptores (rjtv.globo.com, 2006).



Tabela 1: Concentragbes médias no meio ambiente e limite de detecgdo do método (LDM) para alguns farmacos encontrados em

efluentes de ETE e corpos hidricos.

Classificagao das

Concentragao
Média no LDM

Substancia Férmula Local Referéncias
Substancias Ambiente (ng/L)
(ng/L)
Afluente de ETE/Espanha 50 16,7 Carballa et al. (2004)
Rio Paraiba do Sul/Brasil - 10 Stumpf et al. (1999)
Efluente de ETE/Alemanha 289 8 Robert et al. (2005)
Rio Tyne/Reino Unido <8 8 Robert et al. (2005)
Efluente de ETE/Espanha 2,56 - Rodriguez et al. (2003)
Diclofenaco Antiinflamatério C14H11CI2NO, i
Agua de Estuarios/Reino Unido 50 <8 Thomas et al. (2004)
Efluente de ETE/Alemanha 810 50 Ternes (1998)
Rios/Alemanha 150 10 Ternes (1998)
Rio Hoje/EUA 120 - Bendz et al. (2005)
Afluente de ETE/Europa 84 x 10" 100 Gobmez et al. (2007)
Afluente de ETE/Espanha 20 6,7 Carballa et al. (2004)
Rio Paraiba do Sul/Brasil - 10 Stumpf et al. 1999
Efluente de ETE/Reino Unido 297 8 Robert et al. (2005)
Rio Tyne/Reino Unido 260 8 Robert et al. (2005)
Agua de Estuarios/Reino Unido <8 8 Thomas et al. (2004)
Ibuprofeno Antiinflamatério Ci3H1505 Efluente de ETE/Espanha 2,10 - Rodriguez et al. (2003)
Efluente de ETE/Alemanha 370 50 Ternes (1998)
Rio Hoje/EUA 220 - Bendz et al. (2005)
Afluente de ETE/Europa 1,5 23 Gobmez et al. (2007)
Efluente de ETE/México 4,38 x 10" 50 Gibson et al. (2007)
Efluente de ETE/Espanha 10,30 x 10" 500 Santos et al. (2007)




Continuagéo da Tabela 1: Concentragdes médias no meio ambiente e limite de detecgédo do método (LDM) para alguns

farmacos encontrados em efluentes de ETE e corpos hidricos.

Concentragao
Classificagdo das Média no LDM L
Substancia Férmula Local Referéncias
Substancias Ambiente (ng/L)
(ng/L)
Afluente de ETE/Espanha 20 6,7 Carballa et al.(2004)
Rio Paraiba do Sul/Brasil - 10 Stumpf et al. (1999)
Efluente de ETE/Alemanha 270 50 Ternes (1998)
. ) Rios/Alemanha 40 10 Ternes (1998)
Naproxeno Antiinflamatoério C14H1403
Efluente de ETE/Espanha
Rio Hoje/EUA 250 - Bendz et al. (2005)
Efluente de ETE/México 15,22 x 107 50 Gibson et al. (2007)
Afluente de ETE/Espanha 6,5x 10" 20 Santos et al. (2007)
lopromide Meio de contraste C1gH2415N30g Afluente de ETE/Espanha 20 6,7 Carballa et al. (2004)
Estrona Estrogénio natural C1gH220, Afluente de ETE/Espanha 1 0,5 Carballa et al. (2004)
17B-estradiol Estrogénio natural C1gH2402 Afluente de ETE/Espanha 1 0,5 Carballa et al. (2004)
170- o 1 0,5
) Estrogénio sintético CooH2407 Afluente de ETE/Espanha Carballa et al.(2004)
etinilestradiol
Efluente de ETE/Reino Unido 202 Robert et al. (2005)
Eritromicina Antibiético C37He7NOy3 Rio Tyne/Reino Unido <4 Thomas et al. (2004)
Agua de Estuarios/Reino Unido <4 Thomas et al. (2004)




Continuagéo da Tabela 1: Concentragdes médias no meio ambiente e limite de deteccdo do método (LDM) para alguns

farmacos encontrados em efluentes de ETE e corpos hidricos.

Concentragao
Classificacdo das Média no L
Substéancia Férmula Local LDM (ng/L) Referéncias
Substancias Ambiente
(ng/L)
Afluente de ETE/Espanha 20 6,7 Carballa et al. (2004)
o Efluente de ETE/Suiga 20 10 Gobel et al. (2005)
Roxitromicina Antibiotico C4gH260 )
Efluente de ETE/Alemanha 680 20 Hirsch et al. (1999)
Agua Superficial/Alemanha 560 20 Hirsch et al. (1999)
Afluente de ETE/Espanha 20 6,7 Carballa et al. (2004)
Efluente de ETE/Suica 290 20 Gobel et al. (2005)
Efluente de ETE/Alemanha 400 20 Hirsch et al. (1999)
o Agua Superficial/Alemanha 480 20 Hirsch et al. (1999)
Sulfametoxazol Antibidtico C10H11N30O3S , o ) )
Agua de Estuarios/Reino Unido <20 20 Thomas et al. (2004)
Rio Tyne/Reino Unido <20 20 Roberts set al. (2005)
Rio Hoje/EUA n.d. - Bendz et al. (2005)
Efluente de ETE/EUA 270 50 Karthikeyan et al. (2005)
Efluente de ETE/Alemanha n.d. 50 Hirsch et al. (1999)
Tetraciclina Antibidtico CooH24N2Og Agua de Superficial/Alemanha n. d. 50 Hirsch et al. (1999)
Efluente de ETE/EUA 170 50 Karthikeyan et al. (2005)

10



Diferentes estudos realizados na ultima década tém mostrado que um dos grupos
mais comumente encontrado nos efluentes, nas aguas de rios e até mesmo em agua
potavel, € o dos antiinflamatérios nao-esteroidais (AINES). Isto ocorre porque esse grupo de
farmacos é largamente utilizado contra dores leves a moderadas e cronicamente contra
dores reumaticas. Além disso, alguns deles podem ser vendidos sem prescricdo médica
(Farré et al., 2008). Dentre os AINES de maior consumo estdo: diclofenaco (nomes
comerciais no Brasil: Voltarem® e Cataflan®), ibuprofeno (nomes comerciais no Brasil:

Motrin® e Ozonol®) e o naproxeno (nome comercial no Brasil: Naprosyn®).

Diclofenaco (DCF) é um analgésico comumente utilizado contra dores de artrite
reumatoéide. Apesar de estudos terem mostrado que o DCF é rapidamente degradado por
fotdlise direta sobre as condigcbes normais no meio ambiente (Buser et al., 1998a; Tixier et
al., 2003; Bartels et al., 2007), ele continua sendo um dos farmacos mais comumente
detectado em agua, em concentragdes maiores que 1,2 ug L (Ternes, 1998; Buser et al.,
1998b, 1999; Stumpf et al., 1999, Aglera et al., 2005). Esses dados indicam que uma
continua introducdo do DCF no meio ambiente pode ser explicada em parte pela ineficiéncia
dos processos biolégicos utilizados nas estagdes de tratamento de esgotos em remover esse
farmaco. Mesmo que a toxicidade do DCF seja relativamente baixa e seus efeitos agudos
sejam raramente detectados nos niveis de concentragdo em que se encontram na natureza
(aproximadamente 1000 vezes menor que a concentracdo considerada efetiva), tem sido
mostrado que na sua combinacdo com outros farmacos, presentes nas amostras aquosas,
os efeitos toxicos podem consideravelmente aumentar, até em concentragbes em que o DCF
sozinho nao causaria efeito (Cleuvers, 2005). Existe evidéncia que uma exposigcao
prolongada a concentragdes ambientalmente relevantes de diclofenaco conduz a alteragdes
na saude dos peixes, induzindo a lesGes renais e alteragbes nas branquias, na menor
concentragdo que se observa os efeitos, nesse caso 5 ug L™ (Schwaiger et al., 2004). Por
essa razao, técnicas de tratamento mais avangadas como a ozonizagao e 0s processos de
oxidacdo avangada (POA) vém sendo utilizados com tratamento alternativo na remocéo
desse farmaco (Ternes et al., 2003; Huber el al., 2003; Vogna et al., 2004; Wert et al., 2007;
Pérez-Estrada et al., 2005a).

Estudos recentes tém claramente mostrado que a eliminagdo dos farmacos e dos

produtos de uso pessoal é frequentemente incompleta (Ternes, 1998), com eficiéncias
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variando entre 60 e 90 % para uma variedade de compostos polares. A remocao desses
produtos pode ser atribuida ndo somente a biodegradagéo, mas também a adsorgao no lodo
biolégico. Como consequéncia, fracbes significativas dos farmacos sao langadas com o
efluente final da estagdo de tratamento no meio aquatico. Além disso, estas substancias
também podem significar uma importante fonte poluidora para o solo, caso o lodo dos
tratamentos primario e secundario (onde eles estao adsorvidos) seja despejado sobre o solo
(Carballa et al., 2004).

Como ja mencionado anteriormente pouco se sabe sobre os efeitos causados devido
a presencga dos farmacos no meio ambiente, como em aguas de rios, lagos, assim como, no
solo. O principal problema esta nas possiveis interagbes desses farmacos com os
microrganismos presentes nesses meios aquaticos, assim como, terrestres. E possivel que
as bactérias em contato com esses farmacos, presentes em concentracdes relativamente
baixas, passem a desenvolver certa resisténcia a esses. Estudos recentes tém demonstrado
a ocorréncia de varios agentes antimicrobianos em esgotos (Hirsch et al., 1999). Embora,
geralmente, sejam encontrados em concentragdes pelo menos 1.000 vezes menores que as
concentragcdes necessarias para inibir o crescimento de bactérias resistentes, as
concentragdes dos agentes antimicrobianos encontradas em esgoto municipal podem afetar
as bactérias suscetiveis (Backhaus & Grimme, 1999), e por essa razao, tém o potencial de

determinar uma seleg¢ao a favor das bactérias resistentes.

2.3. Remog¢ao dos Farmacos nas Estacoes de Tratamento de Esgoto

A eliminagéo dos tracos de poluentes nas ETE depende essencialmente dos estagios
do tratamento biolégico. Desde os anos 50, o tratamento biolégico vem sofrendo
modificacdes tanto para melhorar o seu desempenho na remogao de varios poluentes, como
para atender as exigéncias cada vez maiores dos o6rgdos ambientais. Sendo assim, as
estacdes de tratamento de efluentes (esgotos) passaram de simples sistemas de lodo
ativado e clarificagao, existentes nos anos 50, para sistemas onde existem nido s6 o lodo
ativado e a clarificacdo, mas também tanques para remog¢do de nitrato, nitrito, fosforo e

outros compostos especificos.

12



A maior influéncia na eficiéncia de remocao dos poluentes de um efluente é a
habilidade dessas substancias de interagir com as particulas soélidas, tanto naturais (argila,
sedimentos, microrganismos), como as que sao adicionadas ao efluente (carvao ativado,
coagulantes). Essa interagdo determina a facilidade ou ndo de remogao desses compostos
por processos fisico-quimicos (coagulagdo, floculagdo) ou processos bioldgicos
(biodegradacao). Entretanto, compostos com baixo coeficiente de adsor¢do tendem a
permanecer na fase aquosa, o que favorece a sua mobilidade através da ETE e do corpo
receptor (Hirsch apud Carballa et al., 2004). Muitos farmacos permanecem na fase aquosa,

como alguns antibiéticos e antiinflamatérios.

2.3.1. Sorcéo

Um dos mais importantes processos de remocao dos farmacos nas ETE é a sorgao
desses aos solidos suspensos existentes nos esgotos e subseqiente remocdo via
sedimentacdo como lodo primario e secundario. A sor¢do ocorre principalmente pela
absorc¢do, envolvendo as interagdes hidrofilicas entre os grupos alifaticos e aromaticos das
substancias com as membranas celulares lipofilicas dos microrganismos e com a fragéo
gordurosa do lodo, e por adsor¢ao, onde sao importantes as interagdes eletrostaticas dos
grupos carregados positivamente (por exemplo: grupos aminos) com as superficies

carregadas negativamente dos microrganismos (Ternes et al., 2004a).

A quantidade de substancias que fica sorvida no lodo por litro de esgoto (Csonido) pode
ser expressa pela equacgdo linear simplificada, apresentada na Equacgao 1 (Ternes et al.,
2004a).

C = K,.Ss.C (1)

sorvido dissolvido

Sendo K, a constante de sorgao, definida como particdo do composto entre o lodo € a
fase aquosa; SS é a concentragdo de solidos suspensos presentes no esgoto; € Cyissonido @

concentragao da substancia dissolvida.

Um exemplo é o antibidtico ciprofloxacina, que apesar de ser um composto

extremamente polar, é adsorvido nos sdlidos suspensos presentes em altas concentragdes
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no lodo (Golet et al., 2003), conforme mostrado na Tabela 2. Em pH neutro, a sor¢éo é
baseada principalmente nas interagdes eletrostaticas entre os grupos amino carregados
positivamente e a superficie dos microrganismos carregada negativamente Os
microrganismos presentes no lodo secundario estdo em maior propor¢do nos solidos
suspensos, conseqlientemente tem-se alta remocgdo desse farmaco por adsorgao.
Entretanto, o lodo primario contém poucos microrganismos € tem uma grande fracdo de

gordura, resultando assim em pequena constante de sorgéo.

Tabela 2: Constante de sor¢do em lodo primario e secundario para alguns farmacos (Golet et
al., 2003; Ternes et al., 2004b).

Kg4 no lodo primario K4 no lodo secundario
Composto
(L/gss) (L/gss)

Acido Clofibrico <30 0,048
Ciprofloxacina 2 20
Diclorofenaco 0,46 0,016

Ibuprofeno <0,002 0,007
17a-etinilestradiol 0,28 0,35

Alguns farmacos acidos, como os antiinflamatérios ibuprofeno e acido acetilsalisilico
e os reguladores de lipidios acido clofibrico e benzafibrato, sdo carregados negativamente
em pH neutro, devido aos seus grupamentos carboxilicos estarem desprotonados. Para
todos esses farmacos polares, a sorcdo no lodo é muito pequena. Atualmente ndo esta
confirmado se alguns destes farmacos sao biodegradados em uma pequena extensido ao
passar pelas ETE. Somente para o ibuprofeno uma remocéo significativa nas ETE é citada
na literatura (Ternes et al., 1998; Buser et al., 1999). Devido ao baixo valor de Ky,
apresentado na Tabela 2, a remocdo do ibuprofeno pode estar fundamentada na

biodegradagao.

No caso do diclofenaco, a diferenga entre os valores de K, para os lodos primario e
secundario pode, em parte, ser causada pela diferenca de pH entre os dois lodos. No pH 6,
no lodo primario, uma alta porgédo de diclofenaco esta protonada em relagéo ao pH 7,5 do
lodo secundario. Nao se pode esquecer também que a composigcao diferente dos lodos

contribui para os valores diferentes de K, (Ternes et al., 2004b; Gobel et al., 2005).
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2.3.2. Biodegradacéo

Normalmente, os farmacos estao presentes nas ETE em concentragbes menores que
10 g L (Ternes et al., 1998; Herberer, 2002). A esses niveis, a transformagao bioldgica ou
degradacao desses micropoluentes ocorre somente se um primeiro substrato esta disponivel
para a bactéria se multiplicar. Conseqlientemente, o co-metabolismo provavelmente ocorre,
neste caso a bactéria rompe ou converte parcialmente o poluente e ndo o usa diretamente

como fonte de carbono.

A afinidade das enzimas das bactérias, presentes no lodo ativado pelos
micropoluentes influencia a transformacdo ou a decomposicdo dos poluentes. Buser et al.
(1998a) mostraram que a decomposicdo bioldgica de varios compostos aumenta com a
idade do lodo. Os autores observaram que o ibuprofeno, a sulfametoxazol, o benzafibrato e o
acido acetilsalisilico requerem uma idade do lodo entre 2 a 5 dias para obter-se uma boa
degradacdo. Para o 17 o-etinilestradiol, o diclofenaco, o iopromida e a roxitromicina é
necessario uma idade do lodo de 5 a 15 dias. No caso da carbamazepina e do diazepam nao

foi observada degradacao até mesmo com lodo com idade superior a 20 dias.

Dois possiveis mecanismos podem explicar esta tendéncia de aumento da
degradacdo dos compostos com o aumento da idade do lodo. A populagéo bacteriana pode
se tornar mais diversificada com o aumento da idade do lodo, possivelmente devido ao baixo
crescimento bacteriano de alguns géneros de bactérias, que pode alcangar uma
concentracao relevante no sistema. Alternativamente, os microrganismos podem diversificar
suas atividades metabdlicas em resposta a baixa disponibilidade de substrato. Neste caso,
um aumento na remocado dos farmacos pode ser devido somente ao alargamento do
espectro enzimatico e ndo necessariamente a comunidade microbiana (Ternes et al., 2004a).
Os antiinflamatérios diclofenaco e ibuprofeno e o contraceptivo 17 a-etinilestradiol sdo bons
exemplos. Para o ibuprofeno foram observados valores altos de remogao (80 — 100 %)
quando o tempo de retengao do lodo era superior a 10 dias. No caso do diclofenaco e do 17
a-etinilestradiol foi observada significativa degradacdo somente quando o lodo aerdbio

apresentava idade de pelo menos 20 dias (Clara et al., 2005).
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2.4. Avaliacao da Biodegradabilidade e dos Efeitos Téxicos dos Farmacos

Richardson & Bowron (1985) avaliaram a biodegradabilidade de alguns farmacos
durante o tratamento de esgotos. Os farmacos foram selecionados devido ao seu alto
consumo, por serem nocivos ou com base em estudos anteriores que relatavam resisténcia
ao tratamento bioldgico convencional. Na Tabela 3 estdo apresentados os resultados obtidos

por esses autores.

Tabela 3: Avaliacdo da biodegradabilidade de alguns farmacos (Richardson & Bowron,

1985).

Farmacos Biodegradabilidade

Ampilicilina 48 % biodegradavel

Ibuprofeno intrinsecamente

biodegradavel

Naproxeno ndo biodegradavel
Sulfametoxazol nao biodegradavel

Tetraciclina néo biodegradavel

No momento, um ponto critico neste tema é saber se existe um nivel elevado dessas
substancias no meio ambiente que sejam suficientes para exercer efeitos adversos em seres
vivos. Esta questdo estimula o desenvolvimento de estudos de impacto ambiental causado
por diferentes farmacos presentes no meio ambiente. Dados ecotoxicolégicos tém sido
levantados por pesquisadores para se identificar farmacos que sao potencialmente perigosos
para o meio ambiente. A ocorréncia desses farmacos residuais em aguas superficiais e de
subsolo mostra a necessidade de estudos que determinem seus efeitos toxicos no meio

ambiente.

Os dados dos efeitos téxicos (CEsp) de alguns farmacos para varias espécies
aquaticas podem ser encontrados na literatura (Lanzky et al.,1997; Migliore et al., 1997;
Halling-Sorensen, 2000; Wollenberger et al., 2000). Wollenberger et al. (2000) investigaram

as toxicidades aguda e crénica para o microcrustaceo da espécie Daphnia magma para nove
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antibioticos, dentre eles, oxitetraciclina, sulfadiazina, tetraciclina e tilosinsa. Os autores
observaram que os efeitos tdéxicos na reprodugdo do microcrustaceo ocorreram geralmente
em concentragbes uma ordem de magnitude menor do que aquelas que causaram efeitos

agudos.

Henschel et al. (1997) avaliaram a biodegradabilidade e a toxicidade de alguns
farmacos, dentre eles estdo o acido salicilico, o paracetamol e acido clofibrico. A avaliagao
da biodegradabilidade foi realizada segundo os métodos descritos em OECD (Método 301F,
teste de respirometria). Para os testes de toxicidade foram utilizadas algas, microcrustaceos
(Daphnia), embrides de peixes, bactérias luminescentes e protozoarios ciliados. Os valores
de ECs, obtidos para os organismos mais sensiveis testados foram: para acido salicilico, 37
mg L™, com embrides de peixes; para paracetamol, 50 mg L™, com Daphnia e para &cido
clofibrico, 86 mg L', com embrides de peixes. O &cido salicilico e o paracetamol
apresentaram valores razoaveis de biodegradabilidade, 94 e 57 %, respectivamente.

Entretanto o &cido clofibrico se mostrou ndo biodegradavel.

Migliore et al. (1997) avaliaram a toxicidade de cinco antibiodticos (aminosidina,
bacitracina, eritromicina, flumequina e lincomicina) em “nauplii’ e em cistos de Artemia
salina. Na Tabela 4 estdo apresentados os valores de CEs, obtidos para quatro dos
antibioticos estudados. Nao foi possivel determinar o valor de CEs, para a eritromicina devido
ao fato de que a toxicidade aumentou com o tempo de exposi¢cao e ndo com a concentragao
do antibiético, sendo menor que 10% apds 72h, aproximadamente 40 % em 96 h e 100 %

em 120 h, independentemente da concentragio.
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Tabela 4: Toxicidade aguda de quatro antibiéticos para Artemia salina (Migliore et al., 1997).

Limite de Confianga

Antibiético Tempo (h CEs, (mg L™
po (h) s0 (mg L") de 95%
48 2220 1.835-2.686
Aminosidina
72 846,5 694,7 —1.103
24 34,06 29,70 - 39,00
Bacitracina
48 21,82 18,50 - 25,70
24 476,8 91,60 —2.480
Flumequina 48 307,7 80,90 - 6.114
72 96,35 38,90 - 238,8
Lincomicina 72 2831 130,9-611,9

Sao0 escassas as informacgdes dos efeitos ecotdxicos e biolégicos dos AINE. Ensaios
bioldgicos conduzidos com diclofenaco, ibuprofeno e naproxeno em invertebrados aquaticos
e plantas sugeriram que os efeitos agudos e crénicos nao sao provavelmente baseados nas
concentragcdoes encontradas nos efluentes das ETE (Brun et al., 2006). Geralmente,
informacdes sobre o sinergismo e efeitos adicionais, metabolismo, dispersédo, e
bioacumulagdo nos organismos sado poucos. AINE como o diclofenaco e o ibuprofeno
possuem valores de logK,, acima de trés, indicando que eles possuem capacidade de se

bioacumular nos tecidos dos organismos (Nakada et al., 2007; Sanderson et al., 2003).

Sanyal et al. (1993) observaram que o ibuprofeno apresenta alguma atividade
antimicrobiana em certos fungos dermatdfitos. A atividade antifungal do ibuprofeno
aumentou com reducdo do pH. Os autores observaram também que o ibuprofeno atuava
sobre a bactéria Staphylococcus aureus, inibindo seu crescimento quando utilizado em
concentragdes maiores que 150 pg L' e pH 7 e quando aplicado a pH 6, nas mesmas
concentracdes, evitava o seu crescimento. Elvers & Wright (1995) mostraram que o
ibuprofeno inibiu o crescimento de bactérias Gram-positivas e que duas espécies Gram-

negativas nao foram afetadas.

Schwaiger et al. (2004) avaliaram os efeitos toxicos subletais do diclofenaco em
peixes. Foi utilizada a truta (Oncorhynchus mykiss), que foi exposta a concentragbes de
diclofenaco de 1 a 500 ug L™ por um periodo de 28 dias. As analises mostraram que

ocorreram alteragdes nos rins e nas branquias quando a concentracdo de 5 pg L foi
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utilizada. Os autores observaram também um acumulo de diclofenaco em todos os 6rgaos
examinados e que a maior concentragdo se encontrava no figado (de 12 a 2732 vezes),
seguido pelos rins (5 a 971 vezes), branquias (3 a 763 vezes) e tecidos musculares (0,3 a 69

vezes), dependendo da concentracao de diclofenaco aplicada.

Heckmann et al. (2007) avaliaram a toxicidade aguda do ibuprofeno utilizando o
organismo teste Daphnia magna. Os resultados da avaliacdo de toxicidade aguda indicam
que apos 48 horas de exposicdo os valores de ECs, foram de 10 — 100 mg L. Os autores
avaliaram também os efeitos de uma exposicdo prolongada (14 dias) do crustaceo a
diferentes concentragées de ibuprofeno (0, 20, 40 e 80 mg L™"), medindo os efeitos cronicos
sobre os individuos e sobre o desenvolvimento da populacdo. A taxa de crescimento da
populagdo foi significantemente reduzida quando altas concentragbes de IBU foram
utilizadas, entretanto a sobrevivéncia sé foi afetada quando aplicado 80 mg L' de
ibuprofeno. A reproducédo foi afetada a baixas concentragées (ECso 14 gias = 13,4 mg L) e

completamente inibida a altas concentragdes do farmaco.

Cooper et al. (2008) estabeleceram um “ranking” da toxicidade de varios farmacos,
tendo como foco alguns organismos marinhos. Os autores separaram os farmacos em cinco
combinagdes diferentes, segundo dados toxicoldgicos e caracteristicas fisico-quimicas. Os
resultados mostraram que os farmacos prescritos para doengas do sistema nervoso central,
problemas cardiovasculares e infeccbes, foram os que se apresentaram mais toxicos. Os
autores comentam também que o diclofenaco, assim como o ibuprofeno e a oxitetraciclina se
encontram entre os 10 mais toxicos, enquanto que, o 17 a-etinilestratiol e o metoprolol se

encontram em 42 e 231° lugar, respectivamente.

Quinn et al. (2008) avaliaram o potencial teratogénico de 10 farmacos sobre a
cnidaria Hydra attenuata, um microrganismo invertebrado existente nas aguas doces da
Europa, da Asia e nas Américas. Os autores observaram que a regeneracdo do
microrganismo foi inibida nas concentragbées de 0,1; 5 e 1 mg L' de genfibrozil, ibuprofeno e
naproxeno, respectivamente e a altas concentracdes de 50 mg L” para bezafibrato e
trimetropim. Por outro lado, a carbamazepina e os antibiéticos sulfapiridina e oxitetraciclina
estimularam a regeneracao da cnidaria quando aplicados em concentra¢des de 25, 5 e 50

mg L', respectivamente. Um indice de toxicidade (IT) foi calculado e os resultados
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mostraram que genfibrozil, ibuprofeno, naproxeno e bezafibrato apresentam um alto

potencial teratogénico.

Os efeitos téxicos de farmacos residuais tém sido avaliados utilizando a biota
aquatica, no entanto, poucos dados experimentais tém sido obtidos para comunidades
terrestres. Como exemplo, o estudo desenvolvido por Migliore et al. (1995) avaliou os efeitos
do antibidtico sulfonamida na contaminacdo de um sistema terrestre em trés espécies de
plantas, fornecendo informagdes das alteracées no desenvolvimento normal, crescimento e
bioacumulacdo em diferentes compartimentos da planta. Outros problemas observados
foram: a modificacdo da comunidade microbiana do solo, incluindo o desenvolvimento de
resisténcia bacteriana e a inibicdo do mecanismo natural de descontaminacdo para

pesticidas e outros xenobidticos.

2.5. Métodos de Extragdo e ldentificagdo dos Farmacos em Aguas de Rios e

Efluentes

A identificacdo de farmacos no meio ambiente é um desafio, ndo somente devido a
diversidade das propriedades quimicas destes compostos, mas também devido as baixas
concentragdes em que se encontram (normalmente na faixa de ppb ou ppt) e as complexas
matrizes onde se localizam (Petrovi¢ et al., 2003). Varios métodos vém sendo desenvolvidos
para a determinacao de farmacos e seus metabdlitos em baixas concentragdes, em torno de
ng L, usando extragdo em fase sélida (EFS), derivatizacdo, deteccdo e confirmacdo por
cromatografia a gas acoplada a espectrometria de massa (CG/EM e CG/EM/EM) ou
cromatografia liquida acoplada ao espectro de massa por meio de uma interface chamada
“eletrospray” (CL-ES/EM/EM). Uma ampla quantidade de farmacos de diferentes classes

medicinais pode ser determinada em concentragdes menores que ng L.

Os métodos analiticos utilizados para determinacdo dos farmacos em amostras
biolégicas de sangue, soro e urina em concentracdes de ug L™, sdo cromatografia liquida de
alta eficiéncia (CLAE em portugués e em inglés HPLC, nesse trabalho sera adotada a sigla
HPLC) e cromatografia a gas/espectrometria de massa (CG/EM), que usam volumes de
amostra de 10 mL ou menos. Para atender os limites de quantificacdo de uma grande

variedade de farmacos, em ng L', em matrizes aquaticas ambientais, sdo essenciais:
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materiais de extracdo em fase solida que adsorvam eficientemente os farmacos,

procedimentos modificados de derivatizacdo, assim como técnicas de CG/EM e de CL-

ES/EM/EM (Ternes, 2001).

Na Tabela 5 esta apresentado um resumo dos métodos analiticos aplicados para

quantificagdo dos farmacos polares usados regularmente, proposto por Petrovi¢ et al. (2003).

Tabela 5: Métodos analiticos aplicaveis para a quantificacdo dos farmacos em efluentes.

Método de Método LD
Farmacos . L Deteccao 4
Extracdo Cromatografico (nglL™)
EFS sequencial
Bezafibrato, diclofenaco,
) ) (C4g + adsorvente HPLC EM 2
ibuprofeno, carbamazepina o
polimérico)
Acido salicilico, ibuprofeno,
EFS (adsorvente
artrosil, benzafibrato, o HPLC EM 5-56
) polimérico)
diclofenaco
Acido clofibrico, ibuprofeno,
fenoprofeno, inometacina,
EFS (Cys) HPLC EM-EM 5-20
artrosil, benzafibrato,
diclofenaco
Acido clofibrico, ibuprofeno, EFS (adsorvente 0,016-
HPLC EM-EM
benzafibrato polimérico) 2,18
Acido clofibrico, ibuprofeno,
. ] EFS CG EM 0,3-4,5
artrosis, benzafibrato
Acido clofibrico, ibuprofeno,
diclofenaco, fenazona, EFS (C4s) CG EM 0,6-20
propifenazona
. o EFS (disco polar
Acido clofibrico, ibuprofeno CG EM 0,4-2,6
empore)
Ibuprofeno, artrosil,
EFS CG EM 20

diclofenaco

LD — limite de deteccéo; EM — espectrometria de massa; EFS — extragao em fase sélida;

HLB — cartucho com balanco lipofilico-hidrofilico.
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Koutsouba et al. (2003) estudaram a determinagao de farmacos polares em amostras
de esgoto na Grécia por CG/EM. A extracdo e a derivatizagdo foram realizadas com
cartuchos Ci3 e com brometo de pentafluorbenzil, respectivamente. Para a avaliacido da
recuperacao, amostras de esgoto domeéstico (1 L) foram enriquecidas com uma mistura de
cinco farmacos, em niveis de concentracdo de 1.000 ng L™. Os resultados obtidos para dois
dos farmacos, apds a extracao das amostras, estdo apresentados na Tabela 6. A precisédo
do método expressa pelo desvio padrao relativo (D.P.R.) dos valores médios de recuperagao

foi menor que 18 %.

Tabela 6: Recuperacdo média dos farmacos por Koutsouba et al. (2003).

Composto Recuperagao Média (%) = D.P.R.
Ibuprofeno 67 +18
Diclofenaco 769

Os limites de detecgcdo do método (LDM) dos compostos estudados foram calculados
pela selecdo das menores concentracbes das amostras contaminadas que produziam um
pico cromatografico, no qual a altura era igual a trés vezes o desvio padrao do ruido base da
amostra controle. Os resultados de LDM e do limite de quantificagdo (LQ) em modo de
varredura total e em modo de monitoramento de ion seletivo (SIM) estdo apresentados na
Tabela 7. No modo de aquisi¢do de varredura completa, os valores de LDM se encontraram
na faixa de 36 - 340 ng L™!, enquanto que no modo de aquisicdo SIM se encontraram na faixa
de 0,6 - 20 ng L. Comparando os dois modos pode-se observar que existe uma grande

diferenca entre os valores de LDM obtidos.

Tabela 7: Limites de deteccdo e de quantificagdo por Koutsouba et al. (2003).

Modo de Varredura Total Modo SIM
Composto . . ; ;
LDM (ng L™) LQ(ngL") LDM (ng L™) LQ(ngL™)
Ibuprofeno 36 104 0,6 1,6
Diclofenaco 38 108 1 2
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Rodriguez et al. (2003) estudaram a determinacao de cinco antiinflamatérios acidos
nao-esteroidais (AINE), dentre eles o diclofenaco, o ibuprofeno e o naproxeno, em amostras
de esgoto doméstico. O método de analise envolveu a concentragdo das amostras por EFS
(com cartuchos poliméricos funcionalizados com N-vinilpirolidona). Os analitos foram eluidos
com acetato de etila, derivatizados com N-metil-N-(terc-butildimetilsilil)trifluoroacetamida
(MTBSTFA) e analisados por CG-EM. O limite de quantificacdo do método analitico oscilou
entre 20 e 50 ng L. Recuperagdes de 90 a 115 % foram alcangadas para as amostras
contaminadas com os compostos estudados. Na Tabela 8 estdo apresentados os valores de
recuperacgao e os limites de quantificacao desse método analitico. Os autores comentam que
0 uso do MTBSTFA com derivatizante levou a uma alta eficiéncia na recuperagcdo dos

farmacos tanto da agua quanto do esgoto filtrado.

Tabela 8: Recuperagéo e LQ de alguns antiinflamatorios (Rodriguez et al. 2003).

Recuperacgao (%)

(concentragao do farmaco LQ (S/IN=10 ng L™
Composto 4
de2pugl”)
Agua Milli-Q Esgoto Agua Milli-Q Esgoto
Ibuprofeno 98 £ 14,0 90,0+ 13,4 10 20
Naproxeno 102,6 £7,2 88,3+7,5 10 20
Diclofenaco 101,3+6,0 105,0+2,8 25 50

LQ: limite de quantificagao
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2.6. Ozonizagao

2.6.1. Ozbnio

Os gregos antigos, bem como os indios na América do Norte, reconheciam a relagao
entre uma pescaria bem sucedida e o odor produzido por relampagos apés uma tempestade.
A explicacao reside no fato que apds os raios a camada superior da agua dos lagos é
enriquecida com ozénio atraindo os peixes para a superficie (geocities.com, 2004). Em 1785
detectava-se um odor caracteristico nas proximidades da maquina eletrostatica de Van
Marum, quando as centelhas passavam pelo ar. Em 1801 o mesmo odor era detectado
durante o processo de eletrdlise da agua. Em 1840 Shonbein chamou a substancia que
desprendia tal odor de “OZONIO”, que em grego significa “OZEIN” ou seja, odor. Em 1857 a
Siemens construiu a primeira maquina geradora de ozo6nio (geocities.com, 2004). A
habilidade do ozénio para desinfecgdo de agua foi descoberta em 1886 e em 1891 testes
pilotos ja eram realizados. A primeira instalagao industrial de 0z6nio ocorreu em 1893, em
Oudshoorm, na Holanda, para desinfeccdo na estacido de tratamento de agua potavel. Até
1914 o numero de estagdes de tratamento de agua utilizando ozénio cresceu e, na Europa,
ja havia pelo menos 49 instalagdes. Em 1936 o numero passou para 100 instalagdes na
Franca e 140 no mundo. O cloro, sempre de menor custo e mais usado, sofreu um grande
revés, quando em 1975 se descobriu que ele gerava compostos cancerigenos, 0s
organaclorados, os trialometanos (THM), subprodutos de reagbes com matéria organica

(snatural.com, 2004).

O ozbnio é obtido diretamente do oxigénio gasoso, que se decompde completamente
neste elemento e € uma vez e meia mais denso do que este. Deduz-se que suas moléculas
sao constituidas por trés atomos de oxigénio, sendo sua formula Oz. O 0zbnio é uma forma
alotrépica do oxigénio. O ozbnio € uma molécula triatbmica e, ao contrario do oxigénio,
diamagnética, ndo tendo assim comportamento de radical livre (Cotton et al., 1988). As

estruturas ressonantes da molécula de ozénio sao apresentadas na Figura 2.
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Figura 2: Estruturas ressonantes da molécula de ozénio.

A estrutura do ozénio € hibrida de ressonancia entre as formas acima. As formas | e
IV sdo as principais responsaveis pela estrutura ressonante; elas s&o caracterizadas por
conter um atomo de oxigénio com apenas seis elétrons na ultima camada. Tal fato, explica a
caracteristica eletrofilica do ozbénio, a qual € demonstrada em quase todas as suas reagdes

quimicas (Azevedo, 2003).

O o0zb6nio é um oxidante muito mais poderoso do que o O, e reage com a maioria das
substancias a 25 °C. Ele é freqlientemente usado em sinteses na quimica organica. As
oxidagdes, indubitavelmente, envolvem reacdes em cadeia com radicais livres assim como

peroxo intermediarios.

O ozb6nio é um gas instavel, o qual deve ser gerado e usado “in situ”, podendo ser
produzido por trés técnicas: (1) exposicdo do oxigénio a radiagdo UV, (2) eletrdlise do acido
perclérico e (3) descarga elétrica silenciosa no oxigénio, que € a mais usada, dando um

rendimento de aproximadamente 10 % de Os.

Os potenciais globais em solugdo aquosa sdo apresentados nas reacgdes descritas

nas Equagdes de 2 a 4.

O,+2H " +2e - 0, + H,O E°=+2,07Vv (2
O,+2H ,0 +2e - ;—Oz+4OH - E°=+1,24V  (3)
O,+2H *(10 "mol /L)+2e — O, + H,O E°=+1,65V (4)
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Em solucdo acida, o O3 tem o seu poder oxidante apenas suplantado pelo fluor,

oxigénio atdémico, radicais OH e algumas outras poucas espécies.

A cinética de decomposicido do 0zdnio em solucdo aquosa tem sido muito estudada,
uma vez que envolve um grande numero de reagdes. Essas reagdes, obtidas da literatura,

sao apresentadas na Tabela 9, Equacdes 5 - 12.

Tabela 9: Reag¢des de decomposigao do 0zdnio em solugdo aquosa propostas por alguns

pesquisadores.

Reacgao Referéncia Equacao

O, +H,0 >2e0H +0, von Guten (2003) (5)

O, +OH™ —> 0, +HO, Soleto et al. (1987); von Guten (2003) (6)

O,+0OH - HO, +0, Soleto et al. (1987) (7)

O, +eOH — O, +¢HO, Soleto et al. (1987); von Guten (2003) (8)

O, +eHO, — 20, +eOH von Guten (2003) 9)
2eHO, >0, +H,0, von Guten (2003) (10)

O, +¢0, >0, +0, Staehelin et al. (1982) (11)

O, +HO, — 0, +e0OH +0, Soleto et al. (1987) (12)

A taxa de decomposi¢ao do o0zbnio, segundo a Equacgao 6, aumenta com o aumento
do pH e se torna instantdnea em pH igual a 10. Entretanto, os radicais OH formados séo téao
instaveis e reativos e eles sdo consumidos dentro de mili-segundos pela maioria dos
compostos oxidaveis, por exemplo, ions bicarbonatos e carbonatos e compostos orgénicos
presentes na agua. Certos halogenados e outros organicos refratarios (benzeno, tetracloreto
de carbono e outros compostos volateis) podem ser somente oxidados pelos radicais OH,
que sao produzidos quando o ozbnio é acoplado a radiagdo UV e/ou ao H,O, (Harrison,
2000).
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2.6.2. Geracdo do Ozbnio

O ozbnio é produzido naturalmente na estratosfera pela acao fotoquimica dos raios
ultravioleta sobre as moléculas de oxigénio. Esses raios, com A < 200 nm, sao
suficientemente intensos para separar os dois atomos que compdem a molécula de O,

produzindo assim o oxigénio atédmico, conforme a Equacgao 13.
O,+hv—>0+0 (13)

Sendo que hv representa a energia correspondente a luz ultravioleta necessaria para

a dissociagao.

A producgao de ozbnio é realizada numa etapa imediatamente posterior, resultando da
reacao entre o atomo de oxigénio dissociado e uma molécula de O, na presenca de um

catalisador metalico (M), conforme descrito na Equacao 14.

O + 0y + M = Oy, (14)
Outra forma de producdo natural do ozénio é a que ocorre durante as tempestades
quando ha emissdo de um relampago. A descarga elétrica dissocia a molécula de oxigénio
em dois atomos de oxigénio. Estes dois atomos instaveis se combinam com outras
moléculas de oxigénio, ficando num menor estado de energia. Esta combinagcdo forma o
ozbnio, conforme descrito na Equagdo 15. Este fenbmeno é conhecido como descarga

corona.

30,4 = 20,4, + calor (15)

Para uso industrial, o 0zénio é normalmente gerado por descarga elétrica silenciosa
(descarga corona) de um gas que contem oxigénio (Magara et al., 1995). Na Figura 3
descreve como o ozbnio é gerado. O gas contendo oxigénio flui entre dois eletrodos e

recebe uma descarga de corrente alternada (4 — 15 kV).
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Eletrodo cle Alta Voltagem
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/ Silenciosa
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Eletrodo Aterrado
Figura 3: Geragao do Ozbnio (adaptada de Magara et al., 1995).

Como resultado da colisdo entre os elétrons e as moléculas de oxigénio, tanto
atomos de oxigénio quanto moléculas excitadas sao formados, conforme as Equagbes 16 e
17. O ozbnio é formado como resultado da reagdo entre moléculas de oxigénio no estado
fundamental e atomos de oxigénio na presenga de um catalisador e a partir da reacao entre
as moléculas de oxigénio excitadas e moléculas de oxigénio no estado fundamental,
conforme mostram as Equacoes de 18 a 21.

Oyyyte > 0+0+e" (16)
O,y +8 = 0, +e” (17)
0+0,+M ->0,+M (18)
0,+0, > 0,+0 (19)
0,+0 — 20, (20)
0+0 > 0, (21)
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A eficiéncia da formagao de ozbnio depende da concentragdo de oxigénio no gas de
alimentacdo. Quando o ar é usado, a concentragdo de ozonio varia de 10 a 20 g Nm™ e o
consumo de energia do gerador é de aproximadamente 15 kWh kgO;". Por outro lado,
quando oxigénio puro é usado, a concentracdo de ozonio varia de 60 a 120 g Nm™> e o

consumo de energia é de aproximadamente 8 kWh kgO;" (Azevedo, 2003).

A decomposicao do ozbnio e a formacao de oxigénio no gerador sdo aceleradas em
altas temperaturas, conforme mostram as Equacgbes 20 e 21. Portanto, a temperatura dos

eletrodos deve ser mantida baixa para se obter um maior rendimento na formagao do ozénio.

2.6.3. Ozonizacéao

A ozonizagdo é uma técnica de oxidagdao quimica que promove a decomposi¢cao
completa ou parcial de poluentes organicos de dificil degradacéo. Tais poluentes organicos,
quando sofrem decomposicéo, formam CO, e H,O; e quando sofrem decomposicéo parcial

s&o transformados em moléculas menores (menos complexas) (Azevedo, 2003).

A ozonizagao é frequentemente considerada como um método em potencial para a
eliminagdo oxidativa de todos os tipos de impurezas organicas na agua. Entretanto, as
reacoes do ozbnio sdo conhecidas pelas suas altas especificidade e seletividade, o que
levou a ampla aplicagdo do ozbénio em quimica analitica e na sintese de substancias

organicas (Hoigné et al, 1983a).

O interesse no uso do ozbnio em tratamento de efluentes deve-se ao seu alto
potencial de oxidagdo. Porém, ele € altamente reativo e instavel: Ndo podendo ser

transportado ou armazenado no local de aplicagao.

O efeito de oxidacdo pelo ozbénio & geralmente intensificado pela formagdo dos
radicais hidroxilas (*OH), os quais podem ser produzidos pela adicao de peroxido (H20.),
catalisadores e pela radiagdo UV. Em particular, o uso de H,O, e radiacdo UV em adicao a
ozonizagao melhoram o desempenho da decomposi¢cao de poluentes (Glaze et al., 1987,
Steensen, 1997; Huber et al., 2003). Os potenciais de oxidagdo para oxidantes comuns sao

listados na Tabela 10, mostrando que o radical hidroxila é a espécie oxidante mais poderosa.
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Talvez por isso os processos oxidativos avangados (POA) baseados nos *OH ganharam

atencao e difusdo nos ultimos anos (EPA, 1998).

Tabela 10: Potencial de oxidagéo de alguns oxidantes em agua (snatural.com, 2004)

Oxidantes Potencial de Oxidagao (eV)
Radical Hidroxila 2,80
Oxigénio Atémico 2,42
Ozébnio 2,07
Peroxido de hidrogénio 1,77
Permanganato de Potassio 1,67
Diéxido de Cloro 1,50
Cloro 1,36
Oxigénio 0,40

As reagdes envolvidas na ozonizagcdo podem ser reagdes do ozdnio molecular
diretamente com componentes especificos (contaminantes) no efluente; ou indiretamente por

eio dos radicais OH gerados pela decomposi¢cao do ozénio (Beltran et al., 2004).

O ozbnio pode reagir diretamente com os substratos (S) ou pelos radicais OH
formados na sua decomposicdo (em pH alcalino). Em pH alcalino, o produto de
decomposic¢ao do Oz, como os radicais OH, se torna o agente oxidante, conforme mostrado
na Figura 4. Este valor de pH depende tanto da taxa com a qual o O; reage diretamente com
0s substratos, quanto dos solutos, incluindo os produtos de reac&o, que aumentam ou
retardam a decomposicao do O3 (S’). Além disso, deve-se considerar que para valores de pH
maiores que 11, os radicais OH se encontram significativamente dissociados em espécies
O
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Lenta alta seletividade

IGE
+*OH-  Decomposicio _ .
U+ R' '-’JE} D3 _' CIH + LOz h H'\_p-'z ]
r Répidz
y +O; v | Lenia
Oxidacéo de S
B -KI: fi'di!-.,- iad H,O,  Oxidacéo ou
reducéo de S
R Produto l
(ex. ) Produto; H,0,

Figura 4: Consumo de O; tanto pela oxidacao do substrato, quanto pela sua decomposi¢ao

na presenca de radical hidroxila.

A decomposicdo do Oz é consideravelmente acelerada pelo aumento do pH da
solugdo (Gordon et al., 1985), que favorece a formacdo de radicais OH. Stumm apud
Azevedo (2003) relatou meias-vida do ozbénio para valores de pH acima de 7,5, conforme

mostra Tabela 11.

Tabela 11: Influéncia do pH na meia-vida do Oz em agua (Stumm apud Azevedo, 2003).

pH Meia-vida (s)
7,6 2.460

8,5 660

8,9 420

9,2 240

9,7 120

10,4 30
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Também esta evidente que a decomposicdo do ozénio em um dado pH é
freqlientemente acelerada por reacdes radicalares em cadeia, as quais podem ser iniciadas,

promovidas ou inibidas por varios solutos (Staehelin & Hoigné, 1985).

O ozbnio pode ser empregado para a mineralizacao total de moléculas organicas, no
entanto, muitas vezes isso implica numa alta dosagem de ozdénio. Um caminho interessante
€ a aplicacdo do ozbnio apenas para “romper” as moléculas, as quais nado sao
biodegradaveis ou ndo sao prontamente biodegradaveis, a fim de torna-las disponiveis
biologicamente e, nesse caso, uma menor dosagem de ozbénio é necessaria. Leitzke et al.
(1997) relataram em seus estudos que os produtos da ozonizagdo sdo geralmente menores

e mais facilmente biodegradaveis do que os seus precursores.

Em geral, as reagdes do ozbénio com compostos organicos podem ser classificadas
em reacoOes diretas entre o 0zdénio com a molécula alvo e em rea¢cdes mediadas pelo radical
hidroxila. Reacdes diretas do ozbnio sdo adigcdes especificas aos hidrocarbonetos
insaturados e reacdes de transferéncia de elétron. As reacbes mediadas por radicais
comegam com a geragdo de radicais OH inicializadas por reagdes entre ions hidroxilas e

o0zébnio de acordo com a reacéo em cadeia proposta por Staehelin & Hoigné (1982, 1985).

Devido ao seu carater eletrofilico, o 0zbnio pode reagir de formas distintas nas
solugdes aquosas. Essas reacdes podem ser divididas em trés categorias:
o Reagdes de oxi-reducao;
e Reagdes de cicloadi¢ao dipolar;

o Reagdes de substituicao eletrofilica.

As reacdes de oxi-redugao sio caracterizadas pela transferéncia de elétrons de uma
espécie (redutor) para a outra (oxidante). A caracteristica redutora ou oxidante € dada pelo
potencial padrdo redox. O ozénio possui um dos maiores potencial redox, conforme
mostrado na Tabela 10. Devido ao seu alto potencial redox a molécula de ozénio tem uma

alta capacidade de reagir com inumeros compostos (Beltran, 2004).

As reagdes de adicdo sao resultantes da combinagdo de duas moléculas gerando

uma terceira. Uma das moléculas geralmente possui atomos capazes de compartilhar mais
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de dois elétrons (por exemplo, compostos insaturados como as olefinas) e outra molécula

que possui carater eletrofilico (Beltran, 2004).

Nas reacdes de substituicdo eletrofilica, um agente eletrofilico (ozbnio) ataca uma
molécula organica na sua posi¢do nucleofilica (por exemplo, compostos aromaticos). No
mecanismo das reacdes eletrofilicas, as reagbes acontecem nos sitios ativados, isto €, com
o anel aromatico ou com ligagcbes duplas. Reagdes com componentes saturados, tais como
alcanos, ou substancias fortemente desativadas, tais como hidrocarbonetos clorados,

ocorrem muito lentamente (Glaze, 1987).

2.6.4. Cinética

O estudo cinético do processo de ozonizacido leva a determinagao da constante
cinética, que é um dado importante na modelagem e na otimizagcdo do ataque do ozbnio a
molécula alvo. Geralmente, a reagédo do 0zdnio e dos compostos organicos pode ser descrita

segundo a Equacéo 22.
substancia — quimica + nO, —— produtos (22)

Sendo:
n: é o coeficiente estequiométrico que determina os moles de ozénio consumido por
moles removidos do composto;

k: é a constante cinética da reacgao.

Quando a taxa de reagdo segue uma cinética de segunda ordem, a taxa de

degradacao pode ser expressa segundo as Equacdes 23 e 24.

g, 23)
240y felo) @
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Sendo:
[C] = concentracio da substancia;
[O3] = concentragao de 0zbnio;

k., = constante de ozonizacgao.
Cinética de Pseudo-primeira Ordem

E importante mencionar que a transferéncia de massa do ozénio da fase gas para a
fase aquosa pode controlar o processo de ozonizagdo (Beltran, 2004). Quase nunca a

cinética de pseudo-primeira ordem se ajusta com os resultados experimentais.

Algumas vezes, o calculo da constante de segunda ordem pode ser dificil devido ao
fato de que a concentracdo dos dois reagentes (ozbnio e substrato) deve ser correta e
simultaneamente seguida durante a reagcdo. Uma solugdo comum para esse problema é o
uso de uma aproximacdo utilizando uma cinética de pseudo-primeira ordem. Assim, a
determinagdo da constante cinética de segunda ordem pode ser desenvolvida se for
considerado que um dos reagentes estd em excesso durante a ozonizagdo. Este método
possibilita calcular facilmente a constante cinética de segunda ordem da reagdo monitorando
o0 consumo de apenas de um dos reagentes. A Equacgao 25 apresenta a equagao geral da

ozonizagao de um composto organico.

v=k/[C][0,] (25)
Sendo:

[C]: é a concentracdo do substrato;

[Os]: é a concentracao do ozbnio.

Se a concentracdo de ozbnio for considerada muito maior que a concentracdo do
composto organico ao longo da ozonizagao, ela ndo vai mudar durante o curso da reacao.
Isto significa que a concentragdo do 0z6nio permanece constante. Assim, a dependéncia da

taxa estard baseada na concentragdo do composto organico, conforme descrita pelas

Equacdes 26 e 27.
dlc] .
=———=k |C
v=-—=k|] (26)
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Sendo:
k' =k[0;] (27)

Nesse caso, k’ é a constante cinética de pseudo-primeira ordem. Como a remogao do
composto organico pode ser monitorada com o tempo, é possivel calcular k’ com a Equagéo

28. Pelo grafico do logaritmo neperiano da concentracdo com o tempo é possivel obter k'.

In[ [C]}:k'.t (28)

Método de Competicao

O método de competicdo € baseado na comparagédo da taxa de degradacdo de um
composto organico e de um composto de referéncia (Cr), cuja constante cinética é sabida. A
escolha do composto referéncia é baseada na similaridade entre sua constante cinética e a
constante cinética esperada para o composto organico. As Equagdes 29 e 30 descrevem a

degradacao dos dois compostos.

9] v o]l 29
% =k [0][C.] (30)

Dividindo-se a Equacéo 29 pela Equacéo 30 e integrando det =0 e t = tg, tem-se a

relagcdo dada pela Equagéao 31.

In

] Tk ICh

AN on
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Tracando-se um grafico da Equacgao 31 € possivel, pela inclinagao da reta, se obter a
relagdo entre as duas constantes cinéticas. De posse do valor de kc/kc € do valor K¢,

conhecido da literatura é possivel calcular kc.

2.6.5. Ozonizacéo e Biodegradacéao

O tratamento biolégico € normalmente um processo que apresenta menor custo e é o
mais eficiente na remocdo de poluentes orgénicos. Muitos poluentes podem ser
completamente biodegradados (mineralizados) pelos microrganismos presentes no meio.
Muitos processos fisicos e quimicos somente concentram os poluentes ou transferem estes
de um meio para outro, deixando assim o seu destino final na natureza ndo muito claro
(Gottschalk et al., 2000). Projetos de tratamento combinando os processos quimicos e
biolégicos sdo baseados nas descobertas de que os produtos resultantes de oxidagédo de
compostos biorecalcitrantes sdo mais facilmente biodegradados. A combinagdo dos dois
processos pretende utilizar o que cada um tem de melhor, por exemplo: contaminantes
biorecalcitrantes, mas facilmente ozonizaveis (por exemplo, aromaticos), sdo parcialmente
oxidados pelo ozbdnio resultando em produtos que s&o facilmente (ou pelo menos mais)
biodegradaveis em relagdo ao composto inicial. O principal objetivo da combinagao dos
processos quimico e biolégico esta na redugédo da quantidade de oxidante utilizado e obter

uma reducao do custo total de tratamento de um efluente.

O ozbdnio mostrou-se capaz de destruir compostos recalcitrantes em efluentes e
causar alteracdes da biodegradabilidade conforme observado em varios estudos (Baig et al.,
2001; Beltran et al., 2004; Bijan et al., 2005).

Para o tratamento biolégico, uma alta demanda biolégica de oxigénio (DBO) é
favoravel e a auséncia de componentes que causam inibicdo biolégica é requerida. Entao,
uma pré-oxidagao com o0zénio pode ser recomendada para diminuir a demanda quimica de
oxigénio (DQO) e remover componentes inibidores e toxicos ao processo bioldgico. Por outro
lado, o tratamento oxidativo quimico pode ser aplicado ap6s o processo de lodo ativado
como um tratamento terciario, a fim de remover os compostos recalcitrantes remanescentes
(Beltran et al., 2004).
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A pré-ozonizacdo pode reduzir o tempo de retencdo requerido no tratamento
bioldgico, o que representa uma melhora substancial em termos de eficiéncia do processo.
Beltran-Heredia et al. (2000) avaliaram a degradagdo de um efluente proveniente da
industria de processamento de azeitonas por ozonizagao e por tratamento bioldgico aerébio.
Os autores observaram que a aplicagdo isolada da ozonizagdo levava a uma redugao
moderada da DQO (42 — 55 %), mas uma alta destruicdo dos compostos aromaticos (75 %)
e fendlicos (67 %). Ja no caso do tratamento bioldgico ocorreu o inverso: alta remogao de
DQO (83 — 86 %) e baixa destruicdo dos compostos aromaticos (22,5 %) e fendlicos (51 %).
A combinagdo dos tratamentos (biolégico e ozonizagdo) promoveu uma alta eficiéncia de

remocao de DQO (99 %), dos compostos aromaticos (96 %) e fendlicos (98 %).

Amat et al. (2003) avaliaram a ozonizagdo de um efluente contendo fendis antes do
tratamento bioldgico. Os autores observaram que para uma fluxo de Oz de 4 g h™” no
intervalo de 3 a 5 minutos foi possivel aumentar a biodegradabilidade em mais de 10 vezes e

aumentar a remogao de DQO do processo global.

Alaton et al. (2004a) utilizaram a ozonizagdo como pré-tratamento para o biolégico de
um efluente contendo penicilina em solugdo aquosa (DQO = 830 mg L™'). Com uma dosagem
de oz6nio de 2.500 mg L™ e o pH variando entre 2,5 - 12 foi obtida uma remogdo de DQO na
faixa de 10-56 %. Os autores concluiram que a utilizagdo de uma dosagem de ozbdnio de 800
mg L™ por 20 minutos foi suficiente para atingir uma alta biodegradabilidade (DBOs/DQO =
0,45). Depois de estabelecida a dosagem o6tima de ozénio, uma mistura de efluente
doméstico sintético e de efluente ozonizado (contendo penicilina) foi submetida ao
tratamento bioldgico por lodo ativado. O valor final de DQO para a mistura efluente
doméstico e efluente contendo penicilina ozonizada, apds 24 horas de tratamento biolégico,
foi de 100 mg L™ contra 180 mg L' que foi o valor final de DQO obtido para a mistura
efluente doméstico e efluente contendo penicilina na sua forma original, apés as mesmas 24
h, indicando que a pré-ozonizacdo removeu, a0 menos parcialmente, e/ou modificou as

substancias presentes responsaveis pela DQO nao biodegradavel.

Aparicio et al. (2007) avaliaram a ozonizagdo entre dois estagios de tratamento
biologico. Os autores empregaram o tratamento com ozénio a um efluente proveniente de
ETE de uma industria de fabricacdo de resinas, rico em compostos recalcitrantes, e depois

da ozonizagédo esse efluente foi enviado novamente a um tratamento biologico. Eles
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observaram que a combinagdo da pds-ozonizagdo e o tratamento biolégico levou a uma

melhora na remocao dos compostos recalcitrantes e na mineralizacao total do efluente.

Wang et al. (2007) avaliaram o uso da ozonizagdo como pré-tratamento ao processo
de filtro biolégico aerébio para um efluente proveniente de uma industria téxtil contendo o
corante acido vermelho rosado. Os autores observaram que o emprego da razdo Os/corante
de 4,5:1 promoveu uma eficiéncia de 99 % na remocgdo da cor e um aumento na
biodegradabilidade (DBO/DQO) de 0,18 para 0,36. Eles concluiram que a combinagédo dos
dois processos foi eficiente no tratamento desse tipo de efluente, uma vez que conduziu a

valores de DQO de 40 mg L', podendo ser considerado o seu reuso.

Sangave et al. (2007) avaliaram o emprego da ozonizagcdo como pré e pos-
tratamento ao processo aerdbio de um efluente proveniente de uma destilaria (DQO= 59.000
mg L™). A utilizagdo da ozonizagdo (0,30 g L™ de O3) como pré-tratamento resultou 27 % de
remogao de DQO e aumentou 2,5 vezes a taxa de oxidagcdo do tratamento bioldgico. No
caso do pos-tratamento, os autores observaram que o emprego da ozonizagao levou a uma
maior remog¢ao de DQO e a completa descoloragao do efluente. A integragdo dos processos
(ozbnio — oxidacao aerdbia — 0zénio) alcangou aproximadamente 79 % de remogédo de DQO
quando comparada a 34,9 % obtido para as amostras ndo ozonizadas, sujeitas a um mesmo

periodo de tratamento bioldgico.

Caballa et al. (2007) estudaram os efeitos da utilizagao da ozonizagdo como pré-
tratamento de um processo anaerobio para um efluente contendo farmacos e produtos de
higiene pessoal. Foi observada uma alta remocéo (> 80 %) para a sulfametoxazol, 17 a-
etinilestradiol e para os estrogénios apds o tratamento anaerébio. No caso do diclofenaco

observou-se uma remocéao de 60% e do ibuprofeno de 20 a 50 %.

Lu et al. (2008) avaliaram a utilizagdo da ozonizagdo como pré-tratamento ao
processo de filtro bioldgico aerdbio para um efluente proveniente de industria téxtil contendo
o corante azo vermelho brilhante X-3B. Os autores observaram que a ozonizacdo foi
eficiente na remog&o de cor (~ 100 % apds 2 horas de contacto com 0,034 g L™ de Os). No
que diz respeito a biodegradabilidade (DBOs/DQO) um aumento na razdo de 0,102 para
0,406 foi observado apds a ozonizagao, o que levou a um aumento na eficiéncia do processo

bioldgico subsequente. Os autores concluem que a qualidade do efluente final (97 e 90 % de
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reducao de cor e de DQO, respectivamente) foram tais que ele poderia ser um candidato ao

redso.

2.6.6. A Ozonizagédo Aplicada a Degradacdo de Farmacos

Zwiener & Frimmel (2000) observaram uma alta remogao do ibuprofeno em agua de
rio pelo processo O3/H,0, utilizando doses de O3 maiores que 3,7 mg L' e doses de H,0, de
1,4 mg L. Huber et al. (2003) compararam a eficiéncia da ozonizagdo na presenca e na
auséncia de H,0O,. Os autores observaram que a combinagédo O3/H,O, aumentou a remogéao

do ibuprofeno em aproximadamente 40 %.

Boyd et al. (2005) estudaram a remocgao do naproxeno por meio da combinacao dos
processos de coagulacao/floculagdo e ozonizagdo e observaram que a remogao foi

completa.

Huber et al. (2003) obtiveram alta remocéao de diclofenaco aplicando o0zénio em doses
acima de 0,5 mg L. Zwiener & Frimmel (2000) observaram que a combinagdo do processo

de ozonizagao com o H,O, resultou na degradacao completa do diclofenaco.

Ternes et al. (2003) avaliaram a utilizagdo da ozonizagdo na remogao de diversos
farmacos, contraste para raio-X e fragrancia musc, presentes em efluentes proveniente de
ETE na Alemanha. No efluente foram detectados a presenca de 5 antibiéticos (0,34 — 0,63
mg L"), 5 betabloqueadores (0,18 — 1,7 mg L"), 4 antiflogistico (0.10 — 1.3 mg L™ ), 2
metabdlitos de reguladores de lipidios (0,12 — 0,13 mg L™), carbamazepina (2,1 mg L™ ),
estrona (0,015 mg L™) e outros. Os autores observaram que a aplicagdo de 10 — 15 mg L
de ozbnio promoveu a eliminacdo de todos os farmacos investigados, assim como, da
estrona. Dentre os farmacos estudados estdo o diclofenaco, o ibuprofeno e o naproxeno.
Foram avaliados também alguns POA (O3/UVpaixa pressao, O3/H202) e obteve-se uma baixa

remoc¢ao dos farmacos estudados.
Balcioglu et al. (2003) estudaram a ozonizagcdo e o processo O3/H,O, como pré-

tratamento de um efluente proveniente de trés processos de formulacido de antibiéticos com

0 objetivo de melhorar a sua degradabilidade. Os trés grupos de antibi6ticos escolhidos
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foram: cefalosporina (l), penicilina (lI) e a quinolona (lll). Os autores trabalharam com
efluente sintético mantido nas condigdes (DQO) do efluente real das industrias
farmacéuticas. Os efluentes sintéticos com os antibiéticos humanos continham somente as
substancias ativas, enquanto o efluente de uso veterinario continha 10 % de substancia ativa
e aditivos inorganicos. Foram realizados experimentos com duragédo de 1 hora com taxa de
difusdo do ozoénio de 2,96 g h™. Nos experimentos de ozonizagdo foram obtidas altas
reducdes de carbono organico dissolvido (COD) e DQO para o efluente contendo antibiotico
veterinario. Para os efluentes dos antibiéticos humano | e veterinario os resultados foram
excelentes para degradacao dos aromaticos utilizando uma dosagem especifica de 1,4 g de
Os/g de COD:. No caso do efluente contendo antibiético humano |l observou-se a formagao
de um ou mais intermediarios. Para o efluente contendo o antibiético | obteve-se remogoes
de 50 % de COD e 74 % de DQO utilizando-se 2,96 g L™ de O;. Foi avaliado também o efeito
do pH na ozonizagao. Foram utilizadas trés solugbes tamp&o com pH iguais a 3,7 e 11. Do
pH 3 para 7 houve um aumento na remog¢ao de DQO para os trés efluentes estudados. Ja o
aumento do pH para 11 resultou num aumento na remogdo da DQO somente para os
efluentes contendo antibiéticos humanos e no caso do efluente contendo o antibidtico
veterinario a remog¢do de DQO diminuiu, devido a presenca dos aditivos inorganicos que

podem ter agido como sequestradores de radicais OH.

Andreozzi et al. (2005) avaliaram a remogao de amoxilina, um antibiético largamente
utilizado, de uma solugdo aquosa. Os autores obtiveram remocido de mais de 90 % do
antibiético com aplicacdo de 1,6 x 10* mol L™ de ozénio em pH 5,5 por 4 min. Eles
observaram também que o pH exerce uma forte influéncia sobre a parte da molécula que
sofre acdo do ozdnio. Em pH basico o ozbnio ataca preferencialmente a amina ligada ao

anel fendlico, enquanto em pH menores que 5 ele ataca a ligagdo com o atomo de enxofre.

Nakada et al. (2007) investigaram a remocgao de 24 farmacos ativos de um efluente
proveniente de uma ETE. Os autores utilizaram um filtro de areia (tempo de retencédo = 1 h)
seguido da ozonizacdo (3 mg L' durante 27 min). Dentre os principais farmacos estdo:
ibuprofeno, naproxeno, ketoprofeno, sulfametoxazol, triclosan, trimetropim e os hormdnios
naturais 17 B-estradiol e estrona. Os autores observaram que o filtro de areia foi ineficiente
na remocgao dessas substancias, provavelmente devido ao carater hidrofébico desses. Por
outro lado, a ozonizacdo removeu aproximadamente 80 % dos compostos fendlicos, dos

antibidticos (sulfonamidas e macrolideos) e do 17 B-estradiol. Os autores comentaram que a
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oxidacao das substancias pelo ozbnio é funcdo de suas estruturas quimicas, uma vez que
compostos com ligagdes duplas entre carbono ou aromaticos ligados a grupos doadores de
elétrons (fenol, alquil, metoxi ou amina n&o-protonadas) sdo susceptiveis a ozonizagao. Por
outro lado, compostos que possuem em sua estrutura o grupo amida sao resistentes ao
ataque do ozénio. No que diz respeito a combinagédo dos dois processos com 0 processo de
lodo ativado, foi observada uma eficiéncia de remocdo > 80 % para a maioria das
substancias, exceto para a carbamazepina. Dentre todos os estagios existentes na planta de
tratamento, a ozonizagdo contribuiu substancialmente para a remocéo total do naproxeno,

triclosan, antibidticos macrolideos e estrona.

Na Tabela 12 esta apresentado um resumo de alguns artigos encontrados na
literatura que utilizaram a ozonizagdo como processo para a remogdo de farmacos e na
Tabela 13 esta apresentado um resumo de alguns trabalhos encontrados na literatura que
utilizaram a ozonizagado acoplada ao tratamento biolégico com o objetivo de aumentar a

remocao dos poluentes.
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Tabela 12: Resumo de trabalho que utilizaram a ozonizacéo para remocao de farmacos

Concentragao Dosagem Tempo de contato .
Tipo de Remocao L
Composto do . de ozodnio pH do ozénio Referéncia
] meio 4 _ (%)
farmaco (mglL”) (min)
Amoxilina 5,0 x 107 ** H,O 1,6 x 10" 55 4 90 Andreozzi et al. (2005)
2 yg/L Esgoto >2 4,2+0,2 20 Huber et al. (2005)
Bezafibrato
0,5 p** H,O 2 8 10 >99 Huber et al. (2003)
Carbamazepina 5,0 x 107 ** H,O 1,6 x 10 5,5 2 100 Andreozzi et al. (2002)
Diazepan 0,5 u** H,O 2 8 10 ~23 Huber et al. (2003)
2 ug/L Esgoto >2 42+0,2 ~90 Huber et al. (2005)
2 ug/L H.O 1 7 10 96 Zwiener & Frimmel (2000)
Diclofenaco 1,3+ 0,1 pg/L H.O 5 7,2 18 >96 Ternes et al. (2003)
1,3+ 0,1 pg/L H.O 10/15 7,2 18 >96 Ternes et al. (2003)
1,0 x 107 ** H,O 1,6 x10™ 7 6 100 Vogna et al. (2004)
] o 0,62 + 0,24 ug/L Esgoto 5 7,2 18 >92 Ternes et al. (2003)
Eritromicina
0,62 + 0,24 ug/L Esgoto 10/15 7,2 18 >92 Ternes et al. (2003)
** mol L
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Continuacgao da Tabela 12: Resumo de trabalho que utilizaram a ozonizacao para remogao de farmacos.

Tempo de
Concentracao Dosagem de .
Tipo de contato Remocéo L
Composto do . ozénio pH L. Referéncia
i meio 4 do ozénio (%)
farmaco (mglL") .
(min)
2 ug/L Esgoto >2 7 42 +0,2 ~90 Huber et al. (2005)
0,5 u** H,O 2 8 10 41 Huber et al. (2003)
Ibuprofeno 2 ug/L H,0 1 7 10 12 Zwiener &Frimmel (2000)
0,13 £ 0,03 ug/L H.O 5 7,2 18 48 Ternes et al. (2003)
0,13 £ 0,03 pg/L H.O 10/15 7,2 18 >62 Ternes et al. (2003)
>20 pg/L Esgoto >2 7 4,2+0,2 ~90 Huber et al. (2005)
Naproxeno 0,10 £ 0,01 pg/L H.O 5 7,2 18 >50 Ternes et al. (2003)
0,10 £ 0,01 pg/L H.O 10/15 7,2 18 >50 Ternes et al. (2003)
Paracetamol 5,0 x 107 ** H,O 1,6 x 10" 2 15 ~100 Andreozzi et al. (2003b)
0,54 + 0,04 ug/L H.O 5 7,2 18 >91 Ternes et al. (2003)
Roxitromicina
0,54 + 0,04 ug/L H.O 10/15 7,2 18 >91 Ternes et al. (2003)
2 pg/L Esgoto >2 7 4,2+0,2 >90 Huber et al. (2005)
Sulfametoxazol 0,62 £ 0,05 pg/L Esgoto 5 7,2 18 >85 Ternes et al. (2003)
0,62 £ 0,05 ug/L Esgoto 10/15 7,2 18 >85 Ternes et al. (2003)

**: mol L’
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Tabela 13: Trabalhos que acoplaram os processos bioldégicos com a ozonizagao.

Remocg¢ao . Remocgao
Remocéo por L
4 TOC Dosagem de pelo oL ozonizacao / L
Composto DQO (mg L") 4 . pH ozonizagao Referéncia
(mglL") ozodnio processo (%) processo
biolégico (%) ° biolégico (%)
Efluente da
industria de 1615,9 £ 24,5 700,5+9,5 0,7 mg/L 11 ~14 ~14 ~58 Bijan et al. (2005)
papel
0,98 g03/gDQO, ~70 ~76™* )
Efluente de Jochimsen et al.
1500 + 8000 600 + 2500- 2,1 gO5/gDQ0O, 7,5 ~60 ~72 ~81**
Curtume (1997)
2,9 g05/gDQOy ~80 ~90**
3 15
Efluente da 7 28
Alaton et al.
fabricagao ~1395 920 20 g/h 11,5 ~69 49 ~86
(2004b)
de penicilina 7 60
11,5%** 86

*** . tamponado

** . processo biolégico/ozonizagao
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A eficiéncia do tratamento com ozénio depende das propriedades quimicas dos
compostos e da concentragao de carbono organico dissolvido no efluente (Huber et al.,
2003). Embora a ozonizagao custe somente uns poucos centavos por metro cubico de
esgoto, o gasto energético é de 0,1 - 0,2 kilowatt-horas m™, que é alto em comparacéo
com o consumo total de energia de uma ETE. Além disso, ainda que os resultados
indiquem uma significativa reducdo da toxicidade, os produtos de oxidacdo formados
durante a ozonizagdo devem ser investigados antes de uma aplicagdo em larga escala
(Huber et al., 2005).

2.7. Processos Oxidativos Avangados (POA)

Os Processos Oxidativos Avancados (POA) sado definidos como processos de
tratamento de agua e efluentes que envolvem a geragcédo de intermediarios radicalares
altamente reativos, especialmente o radical OH. O ozbnio em pH basico é considerado
um tipo de POA, pois nesse caso o 0zbénio reage com os contaminantes orgénicos, por
meio dos radicais OH formados na sua decomposicdo. Sendo assim, os POA
representam uma técnica alternativa de catalise da produgao desses radicais, acelerando
assim a destruicdo dos contaminantes organicos. Os radicais OH sao relativamente nao
seletivos, sendo capazes de oxidar a maioria dos compostos e néo se restringirem a uma
classe especifica de contaminantes, como no caso do 0zénio molecular. Os POA tém se
mostrado uma tecnologia eficiente na degradacdo de contaminantes, sendo muito
empregados no tratamento de aguas de subsolo e de superficies contaminadas, efluentes

industriais, agua potavel, percolado de aterros sanitarios e esgoto domeéstico.

Devido ao fato do ozdnio possuir uma constante de taxa de reagdo menor que a
do radical OH e em muitos casos promover uma mineralizagcdo incompleta, foram
desenvolvidos outros métodos de tratamento que geram um oxidante mais forte, o radical
OH, tais como:

e Ozobnio e perodxido de hidrogénio;
e (Ozobnio e radiagao UV;
e Ozobnio, radiacao UV e perdxido de hidrogénio;

e (Ozbnio, radiacao UV e ions de Fe.
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Os POA 0O3/UV, H,0./UV e 03/H,0,/UV empregam a fotdlise por UV do H,O, e/ou
O3 com a finalidade de gerar de radicais OH, como mostram as Equagbes de 32 a 36
(EPA, 1998).

O3 + hv + H,O 2 H,0, + O, (32)
H,0, + hv = 2:0OH (33)
205 + H,0, = 2:0OH +30; (34)
O3 + hv 2 O, +0 (35)
-0 + H,0 = 2:0H (36)

Os radicais OH tém tempo de vida curto, mas sdo agentes oxidantes
extremamente potentes. Estes radicais, quando na presenca de compostos organicos,
podem desencadear uma série de reacdes, levando a mineralizacdo das substancias
organicas, ou seja, formando diéxido de carbono, agua e sais organicos como mostram as

Equacbes 37 e 38.

*OH + RH =>+R + H,0O (37)

‘R + O, 2RO, (38)

Uma vantagem do tratamento com O3/H,0, esta no fato de que esse processo nao
necessita de limpeza e nem troca de lampadas UV, e a energia requerida é usualmente
menor (Gottschalk et al., 2000).

Beltran et al. (1999) avaliaram a degradacdo de um efluente proveniente da
industria de processamento de azeitonas utilizando a ozonizagao e os processos O3/H,0,
e O3/UV. Os autores observaram redugdes na DQO de 80 e 90 % utilizando doses de
ozonio entre 3 e 4 g L™ em presenca de 2,4 g L™ de H,O, ou radiagéo UV, enquanto que a
reducédo de COD foi de 40 e 60 %. A remocao dos compostos aromaticos, em ambos os

tratamentos foi praticamente completa e a biodegradabilidade (DBO/DQO) aumentou de

46



0,16 (efluente nao tratado) para 0,7 e 0,8 quando utilizados os processos Os/H,0;, (2,95 g
L de Oz e 2,4 g L™ de H,0,, durante 2 horas) e Os/UV (3,89 g L™ de O3 e 2,65 x 10°

Einstein s, durante 2 horas), respectivamente.

Alaton et al. (2004a) estudaram o processo O3/H,O, na degradacao de efluente
contendo penicilina (DQO = 830 mg L™"). Foi avaliada a faixa de concentragéo de H,O, de
2-40mmol L' e a concentragao de ozonio utilizada foi de 2,5 g L', o pH foi de 10,5. De
acordo com os resultados experimentais, os valores finais de DQO/DQQO, obtidos foram
0,70; 0,24; 0,29; 0,35; 0,17; 0,30; e 0,63 para as concentragdes iniciais de H,O, de 0, 2, 5,
10, 20, 30 e 40 mmol L™, respectivamente. Assim para concentragées acima de 30 mmol
L™ a remogao de DQO comegou a decrescer revelando, de acordo com as Equagdes 39 e

40, a inibicdo da remogao de DQO pelo excesso de H,O,, que comega a consumir o *OH.

H,O; + «OH 2 HO, + *H,0 + O3 (39)

HO, ++OH = OH + *HO, (40)

Zwiener & Frimmel (2000) estudaram o processo Os/H,O, na degradagdo de
alguns farmacos (acido 2,4 diclorobenzdico, acido clofibrico, ibuprofeno e diclofenaco). Os
autores obtiveram para todos os compostos estudados remocbes superiores a 90 %,
utilizando de 3,7 mgOs; L"e de 1,4 mg L™ de H,0, superiores a 98 % utilizando de 5,0
mgO; L"ede 1,8 mg L™ de H,0, para valores de concentracbes dos farmacos de 108
mol L' em solugdes preparadas com &agua destilada. O aumento da eficiéncia de
degradacao do sistema O3/H,O, pode ser atribuido aos efeitos oxidativos dos radicais OH.
Entretanto, no caso do tratamento de solugées onde a matriz foi agua de rio a eficiéncia
de degradacdo do acido clofibrico e do ibuprofeno foi significativamente reduzida. Isto
pode ser explicado devido a presenga dos chamados sequestradores de radicais OH, que
competem com os farmacos pelos radicais OH diminuindo a taxa de degradagdo dos
farmacos. Exemplo de seqlestradores de radicais OH sdo os ions bicarbonato e
carbonato. Outro fator que pode estar contribuindo pela menor oxidagao dos farmacos é a
presenga de outras substancias organicas que também estdo sendo oxidadas pelo

ozbnio, contribuindo para o seu consumo do meio.
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Wu et al. (2008) avaliaram os POA (O3, O3/UV, H,0,/UV, H,0,/03 e H,0,/03/UV)
na degradacao do alcool isopropil. Os autores observaram a total remogao desse alcool
para todos os POA testados, mas comentam que um dos produtos de degradacgao
(acetona) nao foi completamente removido. O poder oxidativo da ozonizagdo foi
fortemente aumentado na presenga da luz UV, do H,O, ou de ambos. O processo
UV/H,0, mostrou-se 0 menos eficiente e o UV/H,0,/03 0 mais eficiente comparados com

os outros POA testados.

A combinagdo do ozbnio, da radiagdo UV e de ions de Fe como catalisador,
melhora a capacidade de oxidagao do processo Oj/Fe. Trés processos podem contribuir
para essa melhora na eficiéncia. Primeiro, ions Fe(lll) passam por um processo de
fotoreducgao pela agao da radiacdo UV, resultando em ions Fe(ll) e radicais OH, conforme
a Equacao 41 (Safarzadeh-Amiri et al., 1997; Mazellier et al., 1997; Beltran et al., 2005).

Fe* + hv + H,O > Fe®* + «OH + H" (41)

Segundo, o uso de ions de Fe(lll) é aconselhavel por aumentar o niumero de
radicais hidroxilas por meio da redugdo do Os, tendo como produto o Fe?** (gerado pela
fotoredugdo do Fe**, conforme Equacdo 41) (Ruppert et al. 1994 apud Abe & Tanaka,
1999), tendo um mecanismo similar ao do proposto para a reagdao de foto-Fenton,

conforme descrito nas equacodes 42 e 43.

Fe’ +0O3 2 FeO™ + O, (42)

FeO* + H,0O = Fe®" + +OH + OH (43)
Terceiro, a oxidagdo dos poluentes orgénicos gera intermediarios oxigenados, 0s

acidos carboxilicos, que reagem com Fe(lll), formando complexos. Esses complexos sao

também fotoativados, produzindo CO,, radicais organicos e ions ferrosos pela acao da

radiagao UV, contribuindo para a mineralizagao desses poluentes sem a participacdo dos

radicais OH, conforme Equacao 44 (Safarzadeh-Amiri et al., 1997; Abe & Tanaka, 1999).

RCOzFe(lll) + hv 2R + CO, + Fe(ll) (44)
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Abe & Tanaka, (1997, 1999) comentam que a adigdo de ions de ferro (Fe*" ou
Fe?") acelera o processo Os/UV na degradagdo de poluentes recalcitrantes, podendo

promover a total mineralizacido de certos compostos, como no caso dos nitrofendis.

Beltran et al. (2005) avaliaram o uso de ferro, na forma homogénea (Fe*) e
heterogénea (Fe,O3/Al,03), acoplado a ozonizagdo para o tratamento de solugbes de
acido oxalico. Os autores observaram que a presenca do ferro na forma homogénea
aumentou em 25 % e na forma heterogénea em 65 % a taxa de remocgao do acido oxalico

quando comparadas com a ozonizagao sem a presenca de Fe.

2.7.1. Uso dos POA na Remoc¢éao dos Farmacos

Bossi et al. (2002) estudaram o uso dos POA (UV e UV/H,0,) na degradacao do
metabdlito 5-metil-1, 3, 4-tiadiazol-2-metiltiol (MMTD-Me). O MMTD-Me é um metabdlito
do 5-metil-1, 3, 4-thiadiazole-2-tiol (MMTD), que é utilizado na sintese do antibiético
cefalosporina. Os estudos foram conduzidos utilizando uma lampada de baixa pressao de
Hg de 17 W e uma concentragédo inicial de MMTD-Me de 1 mg L' e razdo molar
H,O./substrato de 100/1. Como base nos resultados foi possivel observar que a completa
remocao do MMTD-Me foi alcancada em 60 e 20 minutos de irradiagao utilizando-se UV e
UV/H,0,, respectivamente. Os autores observaram que a aplicagdo da radiacdo UV
sozinha nao mineralizou completamente o MMTD-Me e que o tratamento com UV/H,0,
por 4 horas conduziu a completa mineralizagdo dos compostos sulfurados, e a
mineralizacédo parcial dos compostos carbdnicos e nitrogenados (79 % e 16 %,

respectivamente).

Vogna et al. (2004) compararam o uso do POA (H.0./UV) e da ozonizagao para a
degradacao do antiinflamatério diclofenaco em solugdes aquosas. Os autores observaram
que, para as condicbes empregadas, tanto a ozonizagdo, quanto o sistema H,O,/UV
foram eficientes na degradacdo do farmaco estudado. Foi obtida a completa conversao
dos organoclorados em ions cloreto e redugées de COD de 32 % para a ozonizagao e 39

% para o sistema H,O,/UV.
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Andreozzi et al. (2003a) estudaram o processo H,O,/UV e a ozonizagao para a
degradacao de um metabdlito de um agente regulador de lipidio, o acido clofibrico, que
vem sendo encontrado em aguas de superficie, solos e aguas potaveis. Os experimentos
de ozonizacdo foram realizados em um reator em batelada, a concentracao inicial do
ozdnio foi de 1,0 x 10° mol L™ e a concentracgéo do acido clofibrico foi de 5,0 x 10™° mol L
', Os experimentos com H,0,/UV foram realizados em um reator cilindrico equipado com
uma lampada de baixa pressao de 17 W, que ficava imersa na solugéo e protegida por um
tubo de quartzo. A concentragao inicial de perdxido para os experimentos com H,O,/UV
foi de 1,0 mol L™ e a de acido clofibrico foi de 1,0 x 10 mol L™. A ozonizagdo e o
processo H,O,/UV removeram rapidamente o acido clofibrico das solugbes aquosas, com

conversao quase que completa dos organoclorados em ions cloretos.

2.8. Diferentes Tipos de Tratamento para Remog¢ao de Farmacos

A busca de um tratamento que seja 100 % eficiente € um desafio. Por um lado
existem efluentes com diferentes composicdes, e por outro existem diferentes tipos de
tratamentos. Dependendo da qualidade da agua, das exigéncias finais e dos aspectos
econdmicos, alguns processos sao mais adequados que outros. O processo de
separacgao fisica dos solidos suspensos, do 6leo e da gordura e o tratamento bioldgico
tém mostrado serem processos muito econdmicos e confiaveis para a maioria dos casos
(esgotos sanitarios e efluentes industriais). Existem, entretanto, casos em que a eficiéncia
desses processos ndo € alta. Processos como cloragdo, ozonizacdo, radiagdo UV,
tratamento eletroquimico e processos baseados na acao dos radicais OH tém sido
investigados buscando-se melhorar a sua eficiéncia na remogao das substancias toxicas
soluveis. A maioria deles tem provado ser eficiente, atingindo assim, bons resultados na

destruicao dos poluentes (Marco et al, 1997).

Asce et al. (2002) realizaram um estudo comparativo de oito técnicas para a
remogao de sete antibidticos (carbadox, sulfacloropiridazina, sulfadimetoxina,
sulfamerazina, sulfametazina, sulfatiazol e trimetoprima). Eles concluiram que a adsorgéo
em carvao ativado, a osmose inversa, a cloracdo e a ozonizacido sao técnicas eficientes
para a remogao dos antibiéticos estudados sob os parametros de uma planta tipica de

tratamento de agua. Contrariamente, a coagulacao/floculagdo/sedimentagdo com sais de
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aluminio e de ferro, o abrandamento com excesso de soda, a fotdlise e a troca ibnica
foram métodos relativamente ineficientes na remocado dos antibidticos estudados. No
emprego da técnica de ozonizagao os autores observaram que as rea¢des de ozonizagao
com os antibioticos estudados foram rapidas. Remogdes maiores que 95 % foram
alcangadas para cada um dos antibidticos estudados para as aguas do rio Missouri,
utilizando 0,006 m mol L™ de o0zénio (0,3 g L™"). Nenhum pico adicional de absorbancia foi
encontrado nos cromatogramas apés a ozonizagdo dos farmacos. Os autores sugerem
que o0 nao aparecimento de picos adicionais, resultantes da formacdo de produtos de
oxidagao, podem ter ocorrido por uma ou duas hipéteses: ou os produtos de oxidagdo nao
absorvem no UV ou o tempo de retengdo dos produtos € muito menor, comparado com o

dos seus precursores.

Buser et al. (1998a) estudaram a degradacido do diclofenaco nas aguas de um
lago suigo pela radiagédo solar. Concentracdes relativamente altas de diclofenaco foram
encontradas nas aguas do lago Greifensee na Suica, maiores do que 370 ng L
comparadas com aquelas encontradas & jusante desses lagos, 12 ng L. Sendo assim,
mais de 90 % do diclofenaco que entra no lago € eliminado, na sua maior parte por foto-
degradacdo. Os autores n&do encontraram diclofenaco nos sedimentos dos lagos, e nos
experimentos de laboratério a concentragao de diclofenaco adsorvida nas particulas dos
sedimentos foi considerada insignificante. Os autores realizaram experimentos nos quais
a agua dos rios foi enriquecida com diclofenaco e incubada em camaras escuras, foi
observado que nao ocorreu degradagao do farmaco, sugerindo assim, que a degradagao
biolégica é também insignificante. Entretanto, quando a agua que foi enriquecida foi
exposta a luz solar, rapida foto-degradacgao foi observada com um tempo de meia-vida

para o diclofenaco de 1 h.

Andreozzi et al. (2003c) estudaram a degradacao de seis farmacos, dentre eles o
diclofenaco, a carbamazepina e o sulfametozaxol, pela radiagdo solar, durante o periodo
da primavera e do verao em uma estagao de tratamento de esgoto na ltalia. Baseado no
rendimento quantico medido experimentalmente para a agua bidestilada foi possivel
predizer o tempo de meia-vida (t1,2) dos farmacos com a variagéo da estagao do ano e da
latitude. Os autores observaram que nao existia variagao significativa no tempo de meia-
vida com a variacdo da latitude para todos os seis farmacos estudados nas estacdes

primavera e verao. O diclofenaco, a carbamazepina e o sulfametozaxol apresentaram t;,,
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de 0,4, ~90 e 9 dias, respectivamente. A maior variacdo do tempo de meia-vida foi

encontrada no inverno.

Carballa et al. (2004) avaliaram a degradagdo de oito farmacos, dentre eles o
ibuprofeno, o naproxeno, o diclofenaco e a sulfametoxazol, ao longo de diferentes
unidades de uma planta municipal de tratamento de esgoto na Galicia, Espanha. Dentre
todas as substancias estudadas, concentragdes significativas no afluente foram
encontradas para dois antiinflamatérios (2,6-5,7 pug L™ para o ibuprofeno e 1,8-4,6 ug L
para o naproxeno), dois estrogénios naturais (estrona e 17 p-estradiol), um antibiético (0,6
ug L' para a sulfametoxazol) e o meio de contraste para raio-X (iopromida), sendo que os
outros compostos estudados estavam abaixo do limite de quantificagdo. As concentragdes
encontradas para os dois antiinflamatérios sao significativamente altas quando
comparadas com as encontradas por Stumpf et al. (1999) em uma estagao de tratamento
de esgoto no Brasil, que apresentou concentragées por volta de 0,3 e 0,6 pg L7,
respectivamente. Os autores observaram que o tratamento aerdbio (lodo ativado)
promoveu importante remogao para todos os compostos detectados, entre 35 % e 75 %,
com excecao do iopromida, que permaneceu na fase aquosa. A eficiéncia de remogao
total dentro da planta de tratamento oscilou entre 40-65 % para os antiinflamatérios, por

volta de 65 % para o 17 B-estradiol e 60 % para a sulfametoxazol.

Carballa et al. (2005) avaliaram o incremento causado por dois processos fisico-
quimicos, a coagulacao-floculagcido e a flotagdo, na remogao de certos farmacos e
produtos de uso pessoal presentes no esgoto. Foram escolhidos compostos que fossem
representativos de trés principais grupos de farmacos e produtos de uso pessoal de
acordo com suas propriedades fisico-quimicas, dentre eles os compostos lipofilicos (duas
fragrancias sintéticas de musk), o composto neutro (tranquilizante diazepam) e os
compostos acidos (os antiinflamatérios ibuprofeno, naproxeno e o diclofenaco). Nos
ensaios de coagulacao-floculagdo, os principais parametros considerados foram: a
selecdo do aditivo, as suas dosagens e a temperatura de operagao (12 ou 25°C). Os
autores observaram que as fragrancias, por serem altamente lipofilicas, e o diclofenaco,
por possuir uma significativa capacidade de sor¢do, foram removidas em torno de 50-70
% nas duas temperaturas, independentemente do tipo e da dosagem de coagulante
usado. Entretanto, para os outros compostos, que sdo mais hidrofilicos, foi obtida uma

reducdo maxima de 25 %. E no caso do ibuprofeno, nada foi removido. Durante os
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ensaios de flotagdo, os parametros estudados foram: a quantidade inicial de gordura no
esgoto e a temperatura. Novamente as fragrancias foram consideravelmente removidas
(35-60 %), seguidas pelo diclofenaco (20-45 %) e em menores quantidades o ibuprofeno
(10-25 %) e o naproxeno (10-30 %).

Drilla et al. (2005) avaliaram a remocdo de sulfametozaxol no processo de lodo
ativado. Os experimentos foram realizados em reatores de batelada sequiencial (RBS). A
biomassa, proveniente da ETE da Universidade de Patras, na Grécia, foi aclimatada com
sulfametozaxol (concentracdes de 10 a 50 mg L) e foram feitos varios estudos para se
avaliar o impacto da introdugado de outras fontes de carbono e nitrogénio na degradacgao
do antibiotico. Os autores concluiram que a sulfametoxazol pode servir tanto como fonte
de carbono quanto de nitrogénio. Quando a sulfametozaxol (200 mg L™ era a Gnica fonte
de carbono e nitrogénio, foi degradada completamente em 17 dias de operacéao.
Entretanto, quando estdo presentes no meio outros compostos, que sao fontes de

carbono e nitrogénio, o sulfametozaxol permanece intacta.

Joss et al. (2005) avaliaram a remocéao de sete farmacos e duas fragrancias nas
unidades de tratamento bioldgico em varias plantas municipais de tratamento de esgoto.
A remocgao observada dos farmacos foi principalmente devida a transformagao bioldgica e
variou de valores insignificantes (< 10 % para a carbamazepina) a valores altos (> 90 %
para o ibuprofeno). Entretanto, nenhuma relacdo quantitativa entre a estrutura e a
atividade pOde ser feita para a transformagéao bioldgica. Os autores concluiram que para
compostos que apresentam um coeficiente de sorcédo (K,) menor que 300 L kg™, a sorcdo
no lodo secundario ndo é relevante e que suas transformag¢des podem ser avaliadas
simplesmente pela comparacdo das concentracbes do afluente e do efluente. Eles
observaram que para os compostos estudados, transformacdo e sorgcdo comparaveis
foram vistas para diferentes tipos de reator (lodo ativado, bioreator com membrana e
reator de leito fixo), assim como, para lodo de idade entre 10 e 60-80 dias e temperaturas
entre 12 e 21°C.
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2.9. Comentarios Gerais

Durante a década de 90 observou-se um crescente interesse nos estudos dos
riscos e dos efeitos causados pelos farmacos ao meio ambiente. Para a avaliacao dos
riscos € necessario que se tenha conhecimento dos efeitos dos farmacos em todos os
niveis da cadeia biolégica. E importante considerar a capacidade de adaptacdo do
ecossistema a qualquer mudancga e especialmente no caso dos antibiéticos que podem
levar a mutagbes nos genes das bactérias, tornando-as resistentes. Os farmacos sao de
fato drogas, porque eles possuem atividades biolégicas que sdo usadas para curar ou
prevenir doengas. Isto implica que as drogas normalmente sao feitas para interferir em

sistemas bioldgicos especificos, por exemplo, receptores de enzimas especificas.

A identificacdo das rotas de exposicdo também €& crucial para se avaliar o
comportamento dos organismos no que diz respeito a resisténcia. No caso dos pesticidas
a dosagem e a duragdo do tratamento sdo pardmetros que ditam o surgimento de uma
resisténcia nos organismos a esses compostos. A mesma droga pode ser usada para
varias aplicagdes, resultando em doses e durag¢des de tratamento diferentes. Combinadas
com diferentes rotas de exposi¢cado dentro de varias matrizes ambientais o fato de as
drogas também poderem sofrer variagbes, resulta em concentragdes ambientais

extremamente amplas.

O aprimoramento dos métodos de extragao e identificagdo de farmacos e de seus
intermediarios em baixas concentragées (ng L) em efluentes de estacdes de tratamento,
em aguas superficiais € em aguas subterrdneas deve ser estudado. As técnicas
atualmente existentes para a identificagao (cromatografias liquida e gasosa acopladas a

espectrometria de massa) necessitam de estudos que minimizem as perdas de amostra.
A avaliacdo do impacto dos farmacos no meio ambiente por meio de dados

ecotoxicolégicos € muito importante para se ter conhecimento de quais sdo os efeitos

dessas substancias no meio.
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3. MATERIAL E METODOS

3.1. Farmacos e Reagentes

Os farmacos utilizados para esse estudo foram: Diclofenaco (DCF) (acido
benzenoacetico 2-[(2,6-diclorofenol)amina]; CAS No. 15307-79-2), Ibuprofeno (IBP) (acido
propandico 2-[3-(2-metilpropil)fenil]; CAS No. 31121-93-4), e Naproxeno (NPX) (acido
naftalenoacetico 2-(S)-6-metoxi-a-metil, CAS No. 26159-34-2), todos trés nas suas formas
de sais de sddio. Os farmacos foram fornecidos em grau analitico pela Sigma-Aldrich
(Taufkirchen, Alemanha). Na Tabela 14 estdo apresentas as estruturas quimicas dos

farmacos estudados.

Tabela 14: Estruturas quimicas dos farmacos.

Nome do Farmaco Numero CAS Estrutura Quimica
HOOC H
| cl
Diclofenaco 15307-79-2 N
Cl

Ibuprofeno 31121-93-4 W
COOH
Naproxeno 26159-34-2 @@ COOH
\O

Como sequestrador de radicais OH foi utilizado o 2-metil-2-propanol (t-butanol),
fornecido pela Panreac Quimica (Espanha). Para as solugbes tampdes foram utilizados os
sais de fosfatos: Na,HPO,, H3PO,4, Naz;PO, e KH,PO,, fornecidos pela Panreac Quimica
(Espanha). Para os testes cinéticos foi utilizado Fenol, em grau analitico (pureza = 99,5,
CAS No. 108-95-2), fornecido pela Sigma-Aldrich (Taufkirchen, Alemanha).
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Os demais reagentes utilizados foram fornecidos em grau analitico pela Panreac

Quimica (Espanha).

As solugdes de farmaco utilizadas nos testes de oxidacdo foram preparadas em
agua Mili-Q e sempre com 1 hora de antecedéncia ao experimento. As solugdes foram
preparadas em baldes volumeétricos de 1 L e mantidas sobre agitacdo constante e sob o

abrigo da luz.

3.2. Testes Preliminares

Foram realizados testes preliminares onde uma solucdo de 1 L de antiinflamatério
foi borbulhada durante 1 hora com O, puro. Estes testes sdo importantes para se avaliar a

contribuicdo do oxigénio na degradacgéo dos farmacos.

3.3. Unidade de Ozonizag¢ao

Para os experimentos de ozonizagao foi utilizado um reator de vidro cilindrico de
1,2 L. De forma a manter um contato entre o0 gas e a fase aquosa, a solugao era
continuamente agitada enquanto a mistura oxigénio/ozénio era borbulhada dentro do
reator por meio de um difusor poroso. Nos testes de ozonizagao foram utilizados 1 L de
solugdo aquosa contendo diferentes concentragdes dos farmacos. Com excecao dos
experimentos realizados para a avaliagdo da temperatura, todos os demais experimentos

foram realizados a temperatura ambiente (20 — 24°C).

Para a geracdo de ozbnio foi utilizado um gerador de ozénio Sander Labor
Ozonizator (Alemanha), utilizando como alimentagao oxigénio com 99,9 % de pureza. A
producdo maxima de ozdnio do ozonizador era de 30 gO; m™. Entretanto, a condi¢do de
operacdo esteve na faixa de 8,7 a 15,3 gO; m>. O ozdnio na saida do reator foi
quantificado por um analisador de oz6nio em fase gas QuantOzon (faixa de deteccédo = 0
a 20 gO; m™®) (Alemanha). O oz6nio residual na corrente de saida do reator era destruido
por uma solucdo saturada de Kl. Um esquema dessa unidade esta representado na

Figura 5.
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Figura 5: Esquema da unidade de ozonizag&o. 1 — Ozonizador; 2 — Valvula de entrada do
reator; 3 — Placa de agitagdo; 4 — Reator de ozonizacédo; 5 - Rotametro; 6 — Analisador de

ozoénio na fase gas; 7 e 9 — solugdo de Kl; 8 — Analisador de ozénio na entrada do reator.

3.3.1. Unidade Utilizada nos Experimentos com Radiacdo UV-vis

A solucao a ser tratada foi continuamente recirculada entre um reator de 1,5 L e
um reator tubular, localizado concentricamente em uma Solarbox (CO.FO.ME.GRA, ltalia)
equipada com uma lampada Philips de Xe (XOP 15-OF, 1 kW, fonte de radiagdo UV-vis
com A > 280nm, com fluxo de irradiacdo de 6,4 uEinten s™), conforme representado na
Figura 6. A temperatura foi mantida constante entre 25 + 3 °C e com fluxo de recirculagao
de 0,1 mL min™'. Durante os experimentos o pH e a temperatura foram continuamente

monitorados.
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Figura 6: Esquema da unidade utilizada nos experimentos com radiagao UV-vis. Volume do
Reator =1,5 L.

Na Figura 7 estdo apresentados os espectros de absorcao dos farmacos
estudados e da lampada de Xe empregada nos experimentos em que foi utilizado a

radiagao.
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Figura 7: Espectro de absorgao dos farmacos e da lampada de Xe.

3.3.2. Concentragao de Oz6nio na Fase Gés

O ozébnio na fase gasosa foi metido por um detector UV. A banda de absor¢ao do
ozonio esta entre 200 e 300 nm, que é conhecida como banda de Hartley. A 253,7 nm o
coeficiente de absor¢cao do ozbénio € maximo. A relagcdo entre a absorcdo da luz e a

concentracao do ozénio é definida pela Lei de Lambert-Beer, segundo Equacgao 45.

Iog[ °J
H 45
C=— ¢/ ( )

" dxe

Sendo:

C: concentragado de ozénio (g m™);

Ho: intensidade da luz na auséncia do oz6nio;
Hc: intensidade da luz na presenga do 0zbnio;
d: comprimento da célula de medida de gas;

¢: coeficiente de extingao (6,3).
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Um analisador de ozbénio em fase gas Sander QuantOzon “1”, que opera na faixa

de 0 — 20 g m™ foi utilizado para determinar a concentragdo de ozdnio.

3.4. Métodos Analiticos

3.4.1. Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia (HPLC)

Para o monitoramento dos farmacos e dos seus intermediarios ao longo da
ozonizagao foi utilizado um cromatégrafo liquido de alta eficiéncia Water (Water
Technologies), equipado com um detector de fotodiodo Water 996 (Water Technologies) e
com uma coluna C-18 RP Tracer Extrasil ODS2-5 Micromet 25 x 0,46 (com 5 ym de
diametro interno) fornecida pela Teknockroma (Barcelona, Espanha), utilizando o software

Empower Pro 2002 Water Co (Water Technologies).

Todos os farmacos foram determinados por eluicdo isocratica e as condi¢des
empregadas para cada um deles estdo descritas na Tabela 15. Para a composi¢ao da
fase movel foi utilizado acetonitrila em grau HPLC (99,8 %) fornecido por Panreac
Quimica (Barcelona, Espanha). O formiato de aménio, em grau HPLC (99 %), e o acido
acético, em grau HPLC-MS, foram fornecidos pela Fluka (Alemanha). O sal

dihidrogenofosfato de aménio (98 %) foi fornecido pela Sigma-Aldrich (Alemanha).
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Tabela 15: Pardmetros empregados nas analises de HPLC.

Volume
i Composicéao da fase Fluxo . A Deteccdo Temperatura

Farmacos . o injetado

moével (mL min™) (nm) (°C)
(ML)
Acetonitrila — Formiato de
DCF amoénio 10 mM 1,25 20 280 25
(50-50)
Acetonitrila —

IBU Dihidrogenofosfato de 1,00 20 254 25

amonio 0,05 M (80-20)

Acetonitrila — Acido acético
NPX 1,75 20 254 25
0,25 M (75-25)

3.4.2. HPLC acoplada a Espectrometria de Massa (EM)

Preparacdo de Amostra

As amostras primeiramente foram pré-concentradas pela técnica de extracdo em
fase sélida (EFS) utilizando cartucho Oasis TM HLB (copolimero divinilbenzeno/N-
vinilpirrolidona de 60 mg) fornecido pela Waters (Mildford, MA, USA). Os cartuchos foram
colocados em um sistema Manifold (fornecido pela Supelco) e condicionados com 3 mL
de metanol e 3 mL de agua deonizada grau HPLC (pH 2 ajustado com HCI 2 N). Apés o
condicionamento, aliquotas de 10 mL de amostras de agua (pH ajustado a 2) foram
eluidas com um fluxo de 10 mL min™. Os extratos foram estocados em vials &mbar e

refrigerados para posteriormente serem analisados na cromatografia.

Cromatografia/TOF-EM

Para as analises de cromatografia liquida foi utilizado um cromatografo Agilent
Series 1100 equipado com uma coluna C-18 de 3 mm x 2500 mm, e didmetro de particula
de 5 um (ZORBAX, SB-C18, Agilent Technologies). As fases moéveis utilizadas foram

acetonitrila (A) e solugao de acido férmico a 0,1 % (B). Foi empregado gradiente linear de

61



20 % a 100 % de A por 35 min, e essa condicao foi mantida constante por 1 min. O fluxo
foi de 0,4 mL min™ e o volume de injecdo de 20 uL. O cromatdgrafo foi conectado a um
espectrdmetro de massa Agilent MSD time-of-flight, utilizando uma interface de
electrosplay operando em modo positivo. A precisdo do espectro de massa no conjunto
HPLC/TOF-EM foi fixada entre 50 a 1000 m/z. Uma calibragdo de massa foi realizada
utilizando duas massas de referéncia: 121.0509 e 922.0098 m/z (resolucao de 9500 + 500
@ 922.0098 m/z).

3.4.3. Carbono Orgéanico Total (COT) e Carbono Orgéanico Dissolvido (COD)

Para o COT e o COD das amostras foi utilizado um analisador de carbono
Shimadzu 5055 TOC equipado com um injetor automatico ASI-V. A determinacdo do COT
ou COD é baseada em uma oxidagéo via combustdo catalitica (680 °C) usando um
método de deteccdo por infravermelho ndo disperso (NDIR). De forma a eliminar as
possiveis interferéncias do carbono inorganico (Cl) presente na solugdo, as amostras
foram acidificadas antes da analise. As curvas de calibracao utilizadas eram preparadas
frequentemente a partir de uma solugédo padrédo de biftalato de potassio (CsHsKO,4) e os
resultados foram expressos em mg L. O COD refere-se as analises das amostras que
foram filtradas com menbranas de 0,45 um (fornecida pela Millipore) antes da sua injegao
no equipamento com o objetivo de remogao dos sélidos presentes, como por exemplo, no

caso dos testes de biodegradabilidade para remoc¢ao do lodo bioldgico.

3.4.4. Demanda Quimica de Oxigénio (DQO)

A demanda quimica de oxigénio (DQO) é um parametro usado para medir o
oxigénio demandado para oxidacdo da matéria organica de uma amostra. Essa oxidagao
é feita utilizando um oxidante quimico forte em meio acido. A DQO foi determinada por
método colorimétrico (Método 5220 D: refluxo fechado, Standards Methods, 2005). A
analise consiste em aquecer a uma temperatura elevada (150 °C) um volume conhecido
de amostra com um excesso de dicromato de potassio na presenga de acido sulfurico
(H2S04) por um periodo de 2 horas em tubos de vidros fechados. Durante esse tempo o

material organico é oxidado e o dicromato (amarelo) é reduzido a ion crémico (verde),
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conforme Equacéo 46. O sulfato de prata (Ag.SO,) é adicionado como catalisador para a

oxidagao de certas classes de compostos organicos.
Cr,0,” +14H" +6e <> 2Cr* + 7H,0 (46)

O método ¢é finalizado com a determinacio colorimétrica da quantidade de ions
crémicos produzidos. Essa determinacdo pode ser facilmente realizada usando um

espectrofotdmetro (Odyssey DR/2500).

3.4.5. Demanda Bioguimica de Oxigénio (DBO)

Para o monitoramento da variagdo da biodegradabilidade das amostras
ozonizadas um dos métodos empregados foi a avaliagcdo da DBO. O método de analise
utilizado foi um método respirométrico (5210 D, Standards Methods, 2005) com auxilio do
sistema de Oxitop® (VELP Scientifica, Espanha). Esse é um método respirométrico que
relaciona o consumo do oxigénio pelos microrganismos a mudanca de pressao causada
dentro do frasco. Os recipientes utilizados no teste (garrafas ambar de 500 mL) sdo
continuamente agitados por um agitador magnético. O CO, produzido durante o teste é
removido por um agente extremamente alcalino (NaOH), suspenso dentro de uma camara
de reacéo, localizada bem abaixo da tampa. Uma reducgéo constante na presséo do gas é
determinada por meio de um medidor de pressdo que fica na tampa do frasco Oxitop®,

conforme Figura 8.

Figura 8: Sistema de medicdo de DQO.
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A demanda biolégica de oxigénio mede o consumo de oxigénio pelos
microrganismos durante um periodo de tempo estabelecido a uma temperatura controlada
(20 °C). O volume de amostra a ser usado no teste depende do valor de DBO esperado

para a amostra, conforme mostra a Tabela 16.

Tabela 16: Faixa de DBO e volume total de amostra correlacionados para os testes

utilizando o Oxitop®.

Valor esperado de DBO (mg Volume total de amostra

0, |_'1) (mL) Fator multiplicador
0-40 432 1
0-80 365 2

0-200 250 5

0-400 164 10

0-800 97 20

0-2000 43,5 50

0-4000 22,7 100

Para o desenvolvimento desse trabalho a maior parte das amostras foram
analisadas para uma faixa de DBO de zero até 40 mgO, L™ que corresponde a um volume
de 425 mL de amostra. Na realizagdo dos testes, as amostras foram aeradas por um
periodo de 15 minutos, de forma a garantir a saturacdo da amostra com ar. Apds a
aeracao uma série de micronutrientes foi adicionada a cada garrafa: 2,595 mL de solugao
tampao NaH,PO, 1,5 N de pH 7,2; 0,865 mL de cada nutriente (NH,Cl, MgSQ,, FeCls,
CaCl, e KOH). A populagdo microbiana usada no desenvolvimento do teste de DBO é
proveniente de capsulas de sementes para DBO fornecidas pela Cole-Parmer Instrument
Company (USA). A biomassa foi ativada por meio de aeragdo constante por 2 horas e
adicao de 0,5 mL de cada solugido de micronutriente. Para evitar a nitrificacdo, nove gotas
de inibidor de nitrificacdo foram adicionadas em cada garrafa. As garrafas foram entao

fechadas e deixadas sob agitacdo durante cinco dias. Apds esse periodo o oxigénio
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consumido foi medido diretamente na tampa de cada garrafa. Segundo a Equagao 47

determinou-se o valor final da DBO.

DBO, = (DBO, -~ DBO, ) x N (47)

Sendo:

DBO, = demanda biolégica de oxigénio da amostra apds n dias;

DBOg = demanda bioldgica de oxigénio do branco apds n dias (nesse caso apenas
agua foi colocada dentro do fraso);

N = fator de multiplicagao (referente a dilui¢do).

3.4.6. Teste de Inibicdo da Taxa de Consumo de Oxigénio (SOUR)

O teste de inibicdo da taxa de consumo de oxigénio (SOUR) foi realizado segundo
o protocolo descrito pela OECD (Método 209, 1993). O sistema utilizado esta
representado na Figura 9. O lodo ativado utilizado como semente microbiana foi
proveniente de uma estacao de tratamento de esgoto doméstico (Gava, Espanha). As
solugbes avaliadas no teste, o controle e o branco foram suplementadas com um meio
sintético composto por: peptona, 16 g L™'; extrato de carne, 11 g L™"; uréia, 3 g L™"; NaCl,
0,7 g L™ CaCl,.2H,0, 0,4 g L"; MgS0,4.7H,0, 0,2 g L"; K,HPO,, 2,8 g L. Diferentes
diluicdes da amostra original e da amostra ozonizada foram avaliadas. O oxigénio
dissolvido (OD) foi medido utilizando um medidor de oxigénio Crison Oxi 330i (Barcelona,

Espanha).
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Figura 9: Foto do sistema utilizado para o teste de SOUR.

A taxa de consumo de oxigénio expressa em mg L' h”, foi determinada pelo
célculo da inclinagcao da parte linear da curva dada pela variagdo do OD com o tempo. Os
testes foram realizados em duplicata. A porcentagem de inibicdo do consumo de oxigénio
(lour) foi calculada usando a Equacéo 48.

2RS
o =|1-—"> %100 4
OUR { F«:1+ch>< (48)

Sendo:
RS: taxa de consumo de oxigénio na amostra testada;

Rc4 e Rc,: taxa de consumo de oxigénio nos dois brancos.

Os valores de loyr foram calculados para cada diluicado da amostra, e representado
versus concentracdo em um grafico logaritmico. Finalmente a ECs, € calculada. A ECs
nesse método é a concentracdo da substancia testada na qual a taxa de respiracao

representa 50 % da taxa de respiracéo do branco sob as mesmas condigdes.
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3.4.7. Reatores Zahn-Wellens e Reatores Biologicos Aerébios

Os testes com os reatores Zahn-Wellens foram realizados segundo a metodologia

horas e subsequentemente centrifugado.
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Figura 10: Sistema utilizado nos testes com os reatores Zahn-Wellens.
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proposta pela OECD (Método 302 B, 1981). O sistema utilizado para os testes esta
representado na Figura 10. A mistura contendo o composto teste, os nutrientes minerais
(os mesmos utilizados para na determinagao da DBO), e aproximadamentede 1a1,5g L
! de lodo ativado em meio aquoso foi agitado e aerado a 20 - 25 °C por 28 dias e auséncia
de luz. Um reator controle contendo lodo ativado, substancia biodegradavel (mistura de
glicose e acido glutamico) e os nutrientes minerais, sem a presenga do composto teste, foi
monitorado em paralelo. O processo de biodegradacao foi monitorado pela determinagao
do COD. O lodo ativado utilizado para esse teste foi proveniente de uma estacdo de

tratamento de esgoto doméstico (Gava, Espanha), tendo sido previamente aerado por 24
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Os testes com os reatores bioldgicos aerados foram realizados segundo a
metodologia proposta pela OECD (Método 302 B, 1981). O sistema utilizado para os
testes estd representado na Figura 11. A mistura contendo o composto teste, os
nutrientes minerais (0s mesmos utilizados na determinagéo da DBO), e aproximadamente
de 0,2 a 1,2 g L de lodo ativado em meio aquoso foi agitado e aerado a 20 - 25 °C por 31
dias e na auséncia de luz. Um reator controle contendo lodo ativado, uma substancia
biodegradavel (mistura de glicose e acido glutamico) e os nutrientes minerais, sem a
presenca do composto teste, foi monitorado em paralelo. O processo de biodegradagao
foi monitorado pela determinagdo do COD. O lodo ativado utilizado para esse teste foi
proveniente de uma estacdo de tratamento de esgoto doméstico (Gava, Espanha), tendo

sido previamente aerado por 24 horas e subsequentemente centrifugado.

Figura 11: Sistema utilizado nos testes com os reatores bioldgicos aerados.

3.4.8. Absorbéancia a 254 nm
De forma a se avaliar a natureza dos produtos formados durante a ozonizacao, a

absorbancia das amostras em 254 nm foi medida (UV254) como um indicador de ligagdes

duplas conjugadas, uma caracteristica dos compostos aromaticos (Huang et al., 2004;
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Arslan et al., 2007). Sendo assim, uma redugéo no valor da absorbancia a 254 nm é um
indicador direto da quantidade de aromaticos em solugdo (Ravikumar & Gurol, 1994). O

espectrofotébmetro utilizado foi um Perkin Elmer UV/VIS Spectrometer (Espanha).

3.4.9. Teste de Toxicidade Aguda por Microtox®

O teste de toxicidade aguda foi realizado utilizando um analisador de toxicidade
Microtox® M500 (Azur Environmental, Delaware, USA). Nesse teste, organismos
luminescentes sdo expostos uma série de amostras diluidas (45,0; 22,5; 11,25 e 5,62 %).
As solugbes usadas na diluicdo das amostras (para regular pressdo osmaética, uma vez
que as bactérias utilizadas no testes sdo de origem marinha) e os organismos
luminescentes foram fornecidos pelo fabricante (Azur Environmental, Delaware, USA). As
diluicdes foram feitas de forma a se ter um volume final de 1 mL. Apds 15 minutos de
contato entre o organismo e a amostra a emissdo de luz das amostras foi avaliada
(observa-se se houve aumento ou diminuigdo em relagdo ao valor inicial). Uma diferenca
na emissao de luz entre a amostra e o controle é atribuida aos efeitos da amostra sobre
os organismos. O organismo utilizado no teste € uma cepa especialmente selecionada da
bactéria marinha Vibrio fischeri (formalmente conhecida como Photobacterium

phosphoreum, numero NRRL B-11177), que foi adquirida na forma liofilizada.

Os resultados sado expressos com ECsg 1smin, que representa a porcentagem da
diluicdo da solugao inicial (% v/v) que causa 50 % de redugao na bioluminescéncia em 15

minutos de contato. Todos os testes foram realizados em duplicata.

3.4.10. Sélidos Suspensos Totais (SST) e Sélidos Suspensos Volateis (SSV)

Ao longo dos testes com os reatores Zanh-Wellens foi necessario o monitoramento
dos sdlidos suspensos totais e volateis, como forma de avaliar a quantidade de biomassa
presente nos reatores. Sendo assim, os valores de SST e SSV foram avaliados

periodicamente ao longo dos 28 dias do teste.
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Uma aliquota de 10 mL de cada reator era filtrada em uma membrana de
microfibra de boro silicato, previamente tratada. A preparagcdo das membranas consiste
na sua lavagem com 300 mL de agua Milli-Q, e posterior queima em mufla por 15
minutos, a 350 °C. Apés a filtragem da amostra a membrana é seca em estufa a 100 °C
por 1 hora, deixada em repouso por alguns minutos e pesada. Apos a pesagem a amostra
é colocada em uma mufla por 15 minutos e novamente pesada. Os valores de SST e SSV

sao determinados segundo as Equacgdes 49 e 50.

SST =ﬂxlooo (49)
Vf
SSV = Mxlooo (50)
Vf
Sendo:

PE: massa da membrana apés secagem na estufa a 100 °C;
PV: massa da membrana;
PM: massa da membrana apds secagem na mufla a 350 °C;

V+. volume de amostra.
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4. RESULTADOS

4.1. Diclofenaco
4.1.1. Experimentos Prévios com O,

Um experimento prévio foi realizado com o objetivo de se avaliar a contribuicdo do
borbulhamento de O, na remogao do diclofenaco (DCF) (“stripping”). Nesse experimento
oxigénio puro foi borbulhado por meio de uma solugdo de 200 mg L' de DCF durante 60
minutos. Os resultados apresentados na Figura 12 mostram que a diminuigdo na
concentracao do DCF foi muito pequena considerando-se os erros experimentais e nas

analises de cromatografia liquida.

1,2 * COT o DCF
1 l o :
& u| E 5 o o o
0,8 -
QO 06 -
3)
0,4 -
0,2 -
0 T T T T T T 1
0 10 20 30 40 50 60 70

Tempo (min)

Figura 12: Remogao e mineralizagdo de 200 mg L' DCF por borbulhamento de O,. Sem

ajuste de pH.
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4.1.2. Ozonizacdo do DCF

Os primeiros experimentos com DCF foram realizados com objetivo de avaliar a
sua degradagdo e mineralizagdo. Foi avaliada a influéncia da concentracdo de ozdnio
aplicada na entrada do reator, do pH, da temperatura e da concentragao inicial de DCF.
Foi também determinado o coeficiente estequiométrico da reagao entre o ozdnio e o DCF.
A transferéncia de massa do o0z6nio da fase gas para a fase liquida é um fator limitante,
uma vez que ocorrem perdas de ozdnio junto com o gas de saida. Sendo assim, os
resultados mostrados a seguir serdo apresentados, em sua grande maioria, em termos de
dose de ozbénio consumida. A dose de ozbnio consumida é a quantidade de ozdnio
disponivel no meio para realizar a oxidagdo do composto. Nesse caso ela é calculada
pela diferenca entre a concentragcdo, na fase gas, do ozbnio na entrada e na saida do

reator.

4.1.2.1. Influéncia da concentracao de ozbnio

Experimentos foram realizados com diferentes concentragbes de ozbénio na
entrada do reator com objetivo de se avaliar a degradagdo e a mineralizagdo do DCF.
Foram realizados experimentos onde uma solugdo de 200 mg L™ de DCF foi tratada por
diferentes concentragcbes de entrada de o0zbnio, mantendo o fluxo de gas (O; e O,)
constante, nesse caso 50 L h™. Ndo houve correcdo do pH, sendo esse acompanhado
durante todo o tratamento. A temperatura normalmente estava entre 20 e 23 °C. Na
Figura 13 esta apresenta a evolugao da concentragcdo de DCF normalizada vs. o tempo
de ozonizagdo. Observa-se que a remocgao de DCF aumenta com o aumento da dose de
ozoénio aplicada e que a partir de 0,43 gO; h™' o incremento na remogao é muito pequeno.
Sendo assim, optou-se por trabalhar com a menor dose de ozénio (0,43 gOs h™') que

permitia a remogao de 100 % do farmaco dentro do intervalo de 1 hora de reagéo.
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Figura 13: Degradagdo de 200 mg L' de DCF em funcéo do tempo aplicando-se

diferentes vazoes de O3 na entrada do reator.

Foi avaliado também o efeito da vazdo do ozbnio na degradacdo da matéria
organica, neste caso foi utilizado a DQO como pardmetro. Observa-se na Figura 14 que o
aumento da vazao de ozbnio na entrada do reator favorece uma maior degradagao e que
mesmo depois que 100 % do DCF foi removido, a degradacdo dos intermédios segue

ocorrendo.
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Figura 14: Remocéao de DQO vs. o tempo de ozonizagao a diferentes vazdes de ozénio.

Para 200 mg L™ de DCF e 300 mg L™ de DQO iniciais. Sem ajuste de pH e temperatura.

Quando a concentracdo de ozobnio aplicada aumenta, a taxa de consumo do
ozbnio também aumenta. Entretanto, fazendo-se uma analise da Figura 15, que mostra a
quantidade de DCF removida vs. a dose de 0zdnio consumida observa-se que a remogao
do DCF é maior para as maiores concentracdes de ozénio aplicadas. E interessante notar
que depois de todo o DCF ser degradado o consumo de 0zdnio se torna constante para
todas as condicdes Isso sugere que, nas condi¢cdes testadas, a transferéncia de massa
controla levemente o sistema e que a oxidagao é controlada preferencialmente pelas

reacdes quimicas que estdo ocorrendo no meio.
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Figura 15: Remocao do DCF em fung¢ao da dose de ozbnio consumida para diferentes

vazdes de ozdnio aplicadas na entrada do reator. DCF, = 200 mg L™, sem ajuste de pH.

Outra informagao importante é dada pelo acompanhamento da concentracdo do

o0zbnio no gas residual com o tempo, como mostra a Figura 16. O perfil da curva pode

sugerir a presenca de “plateaus” onde a concentracdo de 0z6nio na saida do reator se

mantém constante. Observa-se no grafico que o primeiro “plateaus” se forma nos

primeiros minutos de ozonizagéo, onde aproximadamente 60 % do DCF ja foi removido.

Nesse ponto se observa uma alteragao na reatividade da solugao frente ao ozénio, talvez

devido a natureza altamente reativa dos intermediarios formados. Um segundo “plateaus”

se forma depois dos 45 minutos de reacgéo, onde todo DCF ja foi degradado. Nesse caso

0 aumento da concentracdo de ozbnio na saida do reator mostra que menos ozbnio esta

sendo utilizado nas reagdes quimicas que ocorrem entre os intermédiarios e o ozénio.
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Figura 16: Ozonio residual vs. tempo de ozonizagéo para 200 mg L™ de DCF. Com 8,7 e
11,5 g m™ de ozdnio na entrada do reator, para 0,43 e 0,57 g h™", respectivamente. Sem

ajuste de pH.

Outro pardmetro importante na ozonizagao é o coeficiente estequiométrico entre o
composto e o ozbnio, isto €, moles de ozbénio consumido por mol de composto removido,
nesse caso DCF. Esse parametro deve ser calculado nos instantes iniciais da reacao
onde todo o ozbnio consumido esta sendo utilizado para a degradagcao do DCF e ndo em
reacdes secundarias com seus intermediarios. No caso do DCF o coeficiente
estequiométrico é calculado a partir dos dados obtidos na Figura 15, nos primeiros cinco
minutos de reacdo. A Figura 17 apresenta os valores dos coeficientes estequiométricos
para duas concentracdes distintas de ozédnio. E importante ressaltar que esse valor é
apenas uma estimativa, ja que os intermediarios sdo formados desde o inicio da reacao.
No caso do DCF o coeficiente estequiométrico encontrado foi de aproximadamente 0,6
moles de ozdnio consumido por mol de DCF removido, na faixa de concentragdo de

o0zo6nio usada.
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Figura 17: Coeficiente estequiométrico da reacdo entre 8,7 e 11,5 g m> de O; (0,435 e

0,565 g h™", respectivamente) e 200 mg L™ de DCF. Sem ajuste de pH.

4.1.2.2. Efeito do pH

A avaliacdo do efeito do pH é importante porque a acado catalitica dos ions
hidroxilas (no caso de pH basico) sobre o ozbénio gera radicais HO,* como produtos da
decomposigdo. Os radicais HO,* atuam também sobre o O; formando radicais OH, que
sdo mais reativos que o proprio ozénio (Tabela 10). Sendo assim, de acordo com o pH da
solugao é possivel avaliar por qual via a oxidacdo do composto ocorre. Em pH acido a
presenca do ozbnio molecular é predominante, dessa forma, a oxidacido &
preferencialmente pela via direta e em pH basico a presenca dos radicais OH é maior,
favorecendo assim a oxidacao pela via radicalar. Em pH 7 a oxidacdo ocorre pela duas
vias. O estudo do efeito do pH foi realizado de duas formas, na presenga e na auséncia
de um capturador de radicais OH (alcool terc-butilico). O alcool terc-butilico reage
lentamente com o ozénio (k = 3x102 mol L™ s, segundo Hoigné & Bader, 1983b) mas

reage com os radicais OH formando produtos inativos que interrompem a via radicalar
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(Staehelin & Hoigné, 1985). O uso do alcool terc-butilico possibilita determinar unicamente

a contribuicdo do ozénio molecular.

Os primeiros experimentos, realizados em pH 7, 11 e sem ajuste do pH (pH
original da solucao apds a dissolugdo do farmaco), foram na auséncia de t-BuOH. Nao
foram realizados experimentos em pH acido devido ao fato do diclofenaco apresentar uma
constante de dissociacéo (pKa) de 4,0 + 0,2 e préximo a esse valor o DCF se precipita.
Os resultados apresentados na Figura 18 demonstram que em pH 11 a oxidagdo do DCF
€ levemente mais rapida frente aos outros dos pH. Isso ocorre devido ao fato de que
nesse pH a oxidacdo ocorre apenas via radicais OH. E valido comentar que o radical OH

€ um oxidante menos seletivo que o 0zdnio molecular.

10m
epH7 m sem controle de pH ApH11
0,8
0,6 -
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.
A
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Dose de oz6nio consumida (g L'1)

Figura 18: Remogao de 200 mg L™ de DCF em fungao da dose de ozénio consumida em

diferentes pH. Auséncia de t-BuOH.

Os experimentos realizados na presenca de t-BuOH foram realizados
primeiramente em pH 7, 11 e sem ajuste de pH. Segundo a Figura 19 observou-se que a
degradacao do DCF é maior em pH 7 e em pH livre (inicou em torno de 7 e diminuiu ao

longo do tempo até atingir pH 5) do que em pH basico. Em pH basico tem-se a presenca
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de radicais OH, que sao capturados pelo t-BuOH impedindo a sua acdo. Obviamente que
o t-butanol captura parte dos radicais OH, uma vez que a reatividade desse radical é
muito grande. Assim, o que se espera com a adigdo do t-butanol é atrasar a oxidagao do

DCF e nao inibi-la completamente.
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Figura 19: Remogao de 200 mg L' de DCF em fungéo da dose de 0z6nio consumida em

diferentes pH. Com adicdo de 3 mmol L de t-BuOH e sem controle da temperatura.

Fazendo uma comparacgéo entre a remog¢ao do DCF em pH 11 na presenca e na
auséncia do t-BuOH se conclui que a via radicalar contribui para uma degradagcdo mais
rapida do DCF, sendo responsavel por 48 % da remogdo do DCF aos 20 minutos de

reacdo (correspondente a 0,15 g L™ de Os), como pode se observar na Figura 20.
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Figura 20: Remogao de 200 mg L™ de DCF em fungao da dose de ozénio consumida em

pH 11 na presenca (3 mmol L) e na auséncia de t-BuOH.

Como os perfis de degradacdo do DCF em pH 7 e em pH livre sdo bastante
parecidos, foram realizados experimentos em pH préximos de 7 para confirmar essa
tendéncia. Nesse caso foram avaliados os pH 6, 7 e 8, também na presenca de t-BuOH.
Avaliando os resultados apresentados na Figura 21 é possivel concluir que o perfil de
degradacao é bastante semelhante nos primeiros pontos (correspondente aos primeiros 5
minutos de reagao), onde todo ozbdnio consumido esta possivelmente sendo utilizado na
degradacdo do DCF e nao na degradagado de seus intermediarios. Apds esse tempo, o
ozbnio existente no meio passa a ser utilizado também na decomposicdo dos
intermediarios formados.
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Figura 21: Remogao de 200 mg L' de DCF em func&o da dose de 0z6nio consumida em

A Figura 22 apresenta o monitoramento da concentragdo de Oj; residual ao longo

diferentes pH. Aplicando 10 mmol L™ de -BuOH.

de trés experimentos, em pH 7, 11 e livre, na auséncia de t-BuOH. Observa-se que em pH

livre a concentracdo de Oj; residual, nos minutos iniciais, € muito maior do que nos outros

dois pH. Isso ocorre porque o pH néo esta sendo mantido constante, sendo assim, ele vai

diminuindo ao longo da reagao e em pH acido o 0zénio é consumido em sua maior parte

como o0zOnio molecular pelas reacdes quimicas com o DCF e seus intermediarios. Em pH

11 observa-se um maior consumo de ozénio, devido a sua decomposi¢do imediata em

radicais OH.
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Figura 22: Monitoramento da concentragcao de ozénio residual, em fase gasosa, em

funcado do tempo na auséncia de t-BuOH.

4.1.2.3. Efeito da temperatura

Para o estudo do efeito da temperatura foram realizados cinco experimentos, onde

a mesma variou de 15 a 60 °C. Analisando a Figura 23 verifica-se que a degradacao do

DCF, dentro da faixa estudada, nao sofreu nenhum tipo de influéncia da temperatura.
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Figura 23: Remogao de 200 mg L' de DCF em func&o da dose de 0z6nio consumida em

diferentes temperaturas. Sem controle de pH.

Foi avaliado também o efeito da temperatura sobre a mineralizacdo do DCF e os
resultados, apresentados na Figura 24, indicam que a temperaturas superiores a 45 °C a

mineralizagdo do DCF foi levemente maior.
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Figura 24: Remogao de COT em funcao da dose de ozdnio consumida em diferentes

temperaturas para 200 mg L™ de DCF Sem controle de pH.

4.1.2.4. Influéncia da concentracéo inicial de DCF

Para a avaliacdo da influéncia da concentracao inicial do DCF nos testes de
ozonizagao foram escolhidas trés concentragdes diferentes do farmaco (50, 100 e 175 mg
L™"). As solucdes de DCF foram tamponadas a pH 7 e os experimentos foram realizados a
temperatura ambiente (18 a 22 °C). Em pH 7 a oxidagcdo do contaminante estara sendo
realizada tanto pela via direta quanto pela via radicalar. Na Figura 25 esta representada a
quantidade de DCF removido em funcédo da dose de ozbnio consumida. Observa-se que
no caso da menor concentracdo de farmaco a remocgao é bastante rapida, chegando aos
100 % em 15 minutos (0,11 gOs L") de reagdo. Observa-se também, que nos instantes
iniciais de reagéo, para concentragdes inferiores a 100 mg L™, a taxa de remogdo do DCF

é igual a 8,5 mg min™'. A partir de, aproximadamente, sete minutos de reacdo a remog&o
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se tornou mais lenta. Mesmo assim, apés 45 minutos (0,33 gOs; L) de reagéo 100% de

remocéo é atingido.
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Figura 25: Remoc¢do de DCF em funcao da dose de ozbnio consumida para solugbes

com diferentes concentragdes iniciais em pH 7. Utilizando 8,7 g m2 e 50 L h™ de Os.

Considerando que a degradacao do diclofenaco segue uma cinética de pseudo-
primeira ordem é possivel determinar, conforme Figura 26, a constante cinética da
reacdo. A constante cinética possibilita a determinagdo do tempo de meia-vida do DCF
(tempo requerido para reduzir em 50% a concentragdo inicial do contaminante) segundo
as equacoes 51 a 54. Os valores de meia-vida encontrados mostram que a degradagao
do diclofenaco pela ozonizacdo é bastante rapida, esses resultados sao apresentados na
Tabela 17.

[DCF]) ..
In([DCFO]]_ k't (51)
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Quando,

[DCF]=0,5[DCF], (52)
05[DCF], ) .
In( [DCF], j_ktl’z (53)
In2
bz =7 (54)

55 y(175mg/L) = 0,1542x

45 R® = 0,9944 .
A y (100 mg/L) = 0,1323x
R? = 0,9991
3,5 -
y (50 mg/L) =0,4445x
< 3 R? = 0,9961
o
(3 2,5 -
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Figura 26: Estimativa da constante cinética de pseudo-primeira ordem na ozonizagéo do
DCF em pH 7. Utilizando 8,7 gm™®e 50 L h™" de Os.
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Tabela 17: Constante cinética de pseudo-primeira ordem e tempo de meia-vida em fungao

da concentracao inicial de DCF.

DCF (mg L") k (min™) t 4, (min)
50 0,4445 1,56
100 0,1323 5,24
175 0,1542 4,50

No que diz respeito a concentragdo do ozbnio na saida do reator (ozonio residual),
segundo a Figura 27 pode-se concluir que o aumento na concentragao inicial de DCF leva
a uma diminui¢cdo na concentragao de ozénio residual. Esses resultados eram esperados,
pois ha um maior consumo de 0z6nio quando a concentracgao inicial de DCF é maior (ha
uma maior quantidade de matéria organica a ser oxidada). Esse comportamento &€ mais
acentuado no inicio da ozonizagao, ja que apés os 45 minutos, onde ja se atingiu 100 %
de remocdo do DCF, a concentracdo de ozdnio na saida do reator torna-se constante. E
interessante notar que para a concentracdo de DCF de 175 mg L™, até os primeiros 15

minutos de reacgéao, praticamente todo 0z6nio que entra no reator é consumido.
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Figura 27: Ozbnio residual vs. tempo de ozonizagao para solugdées de DCF com

diferentes concentragées iniciais em pH 7. Utilizando 8,7 gm> e 50 L h™* de Os.

4.1.2.5. Mineralizagéo e liberagéo de CI, NOs e NH,"

Como a molécula do diclofenaco (Tabela 14) apresenta em sua estrutura quimica
dois atomos de cloro e um de nitrogénio, o monitoramento das concentragdes desses no
meio reacional pode fornecer informagdes sobre como ocorre sua degradacdo. Com base
nos resultados apresentados na Figura 28 é possivel observar que mesmo apoés 60
minutos de ozonizagdo tanto a liberagdo do cloro, como a liberagdo do nitrogénio nao
atinge os 100 % estequiométrico, que seriam 44,56 e 11,32 mg L™, respectivamente. No
caso do nitrogénio foram avaliadas duas vias de degradacdo, na primeira o nitrogénio
poderia formar ion aménio e na segunda ion nitrato. As analises para ion nitrato
mostraram que a oxidag¢ao do nitrogénio a nitrato € muito pequena, atingindo apenas 1 %
do valor estequiométrico. Esses resultados se confirmam quando se analisa a estrutura

quimica dos intermediarios formados durante a ozonizagéo.
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Figura 28: Monitoramento dos produtos de degradacdo de 200 mg L™ de DCF em fungéo

da dose de 0zbnio consumida. pH sem ajuste.

4.1.2.6. Avaliacdo da biodegradabilidade e da toxicidade do DCF

Com o objetivo de se obter um maior conhecimento de como os intermediarios,
formados durante a ozonizacdo do DCF, atuam sobre a comunidade bacteriana foram
escolhidos alguns testes de degradagdo biolégica. Foram selecionados os testes:
demanda bioquimica de oxigénio (DBO), teste de inibicado e reatores Zanh-Wellens. Para

a avaliagdo da toxicidade foi utilizado o Microtox®.

4.1.2.6.1. Razées DBO/DQO e DQO/COT
A demanda bioquimica de oxigénio (DBOs) € o parametro mais comum para definir

a biodegradabilidade de esgotos domésticos e industriais. A DBOs, por definicdo, € a

quantidade de oxigénio utilizada por uma populacdo mista de microrganismos na
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oxidagdo aerdbia da matéria organica presente na amostra na temperatura de 20 + 1°C,
ap6s o periodo de 5 dias. A deplecdo de oxigénio nas garrafas de incubacgado é
diretamente relacionada com a quantidade de substrato organico biodegradavel presente

na amostra.

A demanda bioquimica de oxigénio depende do tempo de duragdo do ensaio. A
oxidagao bioquimica € um processo lento e teoricamente leva um tempo infinito para se
completar. Dentro de um periodo de 20 dias, a oxidagado do material organico é de 95 a 99
%, em 5 dias a oxidagdo do material organico esta em torno de 60 a 70 % (Hammer &
Hammer Jr., 1996; Metcalf & Eddy, 1991).

A razao entre os valores de DBOs e a DQO fornece o grau de biodegradabilidade
de uma amostra. Outro parametro importante é a razdo DBO/COT. Um aumento na DBO
da amostra devido a um pré-tratamento pode indicar que a amostra tornou-se mais
susceptivel a biodegradagdo. Sendo assim, um aumento das razbes DBO/DQO e
DBO/COT da amostra apés um pré-tratamento indica um aumento na sua

biodegradabilidade.

Primeiramente foi determinada a DBO para uma solugdo de 200 mg L™ de DCF
sem tratar. O valor de DBOs encontrado foi de 0,01 mgO, L, portanto a solugao de DCF
apresenta carater nao-biodegradavel. Foi realizado um acompanhamento da DBOs e da
razédo DBOs/DQO ao longo do tratamento por ozénio de uma amostra contendo 200 mg L
' de DCF, conforme mostrado a Figura 29 e a Figura 30. Observa-se, na Figura 29, que a
DBOs apods 5 minutos de reagao apresenta uma queda no seu valor, isso € um sinal de
que os primeiros intermediarios formados sdo menos biodegradaveis do que o préprio
DCF. Apdés os 5 minutos iniciais, onde mais de 50 % do DCF foi removido, a DBOs
aumenta consideravelmente com o aumento da dose de ozénio consumida, atingindo seu
valor maximo apos 1 hora de tratamento. Assim, pode-se concluir que a ozonizagédo do
diclofenaco formou intermediarios (produtos da ozonizagdo) mais facilmente oxidaveis

pelos microrganismos existentes no meio.
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Figura 29: Monitoramento da DBOs e da remog&o de 200 mg L™ de DCF em fungao da
dose de ozdnio consumida para uma solucdo de DCF ozonizada durante 1 hora.

Utilizando 8,7 g m® e 50 L h™ de O3, sem ajuste do pH.

O mesmo comportamento observado na Figura 29 se apresenta na Figura 30,
quando se avalia a biodegradabilidade pela razdo DBOs/DQO para a amostra tratada nos
primeiros 5 minutos de ozonizacdo (que equivale a 0,04 gO; L™ consumido). Isto significa
que os produtos da oxidac&do nos primeiros minutos de reacdo sdo menos biodegradaveis,
portanto maior concentracdo de ozbnio é requerida para se obter produtos mais
biodegradaveis. A DQO apds os primeiros 5 minutos de ozonizagdo foi apenas 10 %
menor do que o inicial, quando mais de 50 % do DCF foi removido. Apds os primeiros 5
minutos de ozonizagcdo a razdo DBOs/DQO aumenta substancialmente, obtendo-se no
final da reacdo um valor de 0,19, que pode ser considerado um efluente parcialmente

biodegradavel.
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Figura 30: Monitoramento do grau de biodegradabilidade e da remogédo do COT de uma
solugéo de 200 mg L™ de DCF ozonizada durante 1 hora. Utilizando 8,7 gm=®e 50 L h

de O3, sem ajuste do pH.

Observa-se ainda na Figura 310 que a remoc¢ao de COT permanece praticamente
constante apés os primeiros 15 minutos de ozonizacéo (correspondente a 0,11 g L™),
enquanto que a razao DBOs/DQO aumenta ao longo do tratamento. Isso acontece porque
0 ozobnio oxida a molécula de DCF formando estruturas mais biodegradaveis. Entretanto,
esses intermediarios formados ndo sdo completamente degradados a CO,. Apds 30
minutos de ozonizagdo (dose de Oz de 0,22 g L") o DCF foi completamente removido e a
biodegradabilidade segue aumentando. Isto significa que enquanto que a dose de ozbnio
consumida aumenta os produtos da ozonizagdo se tornam mais oxidados, mas isso nao
induz a uma maior mineralizacdo das substancias presentes na amostra, no tempo de

realizagao do teste.

Outro parametro importante é a razdo DQO/COT porque fornece a informacéao de

como as substancias quimicas presentes no meio se tornam mais oxidadas. Quanto
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menor essa razao, mais oxidada se encontra a amostra. Marco et al. (1997) determinaram
que para alcanos esse parametro esta teoricamente em torno de 4 a 5,3 e para
substancias muito oxidaveis (acido oxalico) atinge valores de 0,6. Deste modo, segundo a
Figura 31, conclui-se que ao longo do processo de ozonizagado as substancias quimicas

estdo mais oxidadas, uma vez que a razdo DQO/COT diminuiu 35 %.
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Figura 31: Monitoramento da evolugao da razdo DQO/COT durante a ozonizagéo de 200
mg L™ de DCF. Sem ajuste de pH.

Outro parametro que fornece informacbdes sobre o estado de oxidacdo dos
intermediarios formados durante a ozonizacéo é o Nivel de Oxidagao Médio (NOM), que
pode ser calculado por meio da Equagao 55 (Esplugas et al., 1994; Al Momani et al.,
2004). Mudangas nos valores do NOM indicam como as substancias quimicas presente
na amostra se tornam mais oxidadas: um valor de NOM de +4 é caracteristico do CO,, o
estagio mais oxidado do C, e -4 para o CH,4, o estado mais reduzido do carbono. Valores

de NOM para diferentes compostos organicos foram listados por Stumm & Morgan (1991).

4(COT - DQO) (55)

EOM =
CoT
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A evolugao do Nivel de Oxidagao Médio durante a ozonizagao esta apresentada
na Figura 32. Observa-se que na ozonizacao do DCF estdo presentes dois niveis de
oxidagao: o primeiro nivel (valores menores que zero) € pequeno e se refere as menores
doses de ozbnio consumidas, indicando que a reacdo do DCF com o ozbnio é rapida e
pode estar formando compostos aromaticos hidroxilados e/ou acidos carboxilicos
insaturados; no segundo nivel (valores menores que 2 e maiores que 0) os compostos
carboxilados e insaturados sao convertidos a acidos carboxilicos de cadeia curta, como
os acidos formico, oxalico, maléico e propribnico. Esses dados sao confirmados pela
identificacdo dos acidos organicos de cadeia curta no meio reacional apresentados na
Tabela 18.
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Figura 32: Monitoramento da evolugao do nivel de oxidagado média (NOM) durante a

ozonizacdo de 200 mg L™ de DCF. Sem ajuste de pH.
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Os dados fornecidos na Tabela 18 indicam que a baixa remogédo do COT apés 1
hora de ozonizacdo se deve, em parte, a presenga desses acidos organicos que

representam 24 % do valor final do COT, ja que eles n&o sédo degradados pelo ozbnio.

Tabela 18: Acidos organicos de cadeia curta identificados no meio reacional de uma

amostra de 200 mg L™ de DCF ozonizada durante 1 hora.

Concentragao

Acido (mg L) % no COT final
Acético 24 1,23
Férmico 2,9 7,4
Maléico 15,4 7,9
Propridnico 17,4 1,73
Oxalico 22,5 57

4.1.2.6.2. Teste de inibicdo da taxa de respiracao

O teste de inibicdo da taxa de respiracdo utilizando lodo ativado fornece uma
indicacao dos efeitos dos produtos de oxidacdo sobre uma comunidade bacteriana nao
aclimatada (proveniente de uma planta de tratamento de esgoto). Nesse teste o consumo
de oxigénio é avaliado por meio de um analisador de oxigénio dissolvido. Nesse teste, 4
solugcdes sdo avaliadas, sendo uma amostra sem contaminante que é utilizada para
garantir que o lodo biolégico esta ativo e outras trés solucbes com diferentes
concentragdes do contaminante. Apos trés horas de aeragio, a redugido na concentragao
de oxigénio dissolvido € medida durante, em média, 5 minutos para cada amostra. Foram
avaliadas amostras do inicio e do final do processo de ozonizagcdo. Avaliando os
resultados foi possivel concluir que as duas solucdes estudadas (amostras de 200 mg L™
DCF ozonizadas e sem ozonizar) nao interferiram na taxa de respiracdo das bactérias

presentes no lodo ativado testado.
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4.1.2.6.3. Reatores Zanh-Wellens

Os ensaios realizados em reatores “Zanh-Wellens” foram importantes no
esclarecimento dos resultados encontrados para a biodegradabilidade pela razao
DBOs/DQO e pelo teste de inibi¢do, ja que os testes apresentam resultados contraditérios.
A comunidade bacteriana usada nesse teste foi proveniente da mesma ETE do lodo
biolégico usado no teste de inibicdo da taxa de respiragdo. Foram avaliadas amostras de
solugdo de 200 mg L™ de DCF antes de ozonizar e apés a ozonizacgdo e 0,435 gO; L
consumido), além de uma amostra contendo apenas glicose (para garantir que o lodo
utilizado estava ativo). A avaliagdo dos resultados apresentados na Figura 33 revela que a
remocao de COD em funcdo do tempo do ensaio para as 3 amostras. Observa-se que o
DCF foi muito pouco metabolizado pelos microrganismos (em termos de COD), atingindo
valores de 1 % de remogéo de COD e 15 % de remogao de DCF apds 28 dias de
tratamento, deve-se ainda considerar que a remogao do COD observada pode ser devida
a adsor¢ao do farmaco no lodo biolégico. Por outro lado a amostra ozonizada atingiu uma
remocdo de COD de 42 %. Portanto, a amostra ozonizada pode ser considerada
parcialmente biodegradavel, confirmando assim o resultado de biodegradabilidade obtido
pela razdo DBOs/DQO. Conclui-se que a ozonizacdo pode ser uma opg¢ao adequada de

pré-tratamento para o tratamento biolégico convencional.
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Figura 33: Monitoramento da biodegradabilidade por reatores Zanh-Wellens. Evolugéo do

COD com o tempo para solugdes de 200 mg L™ de DCF iniciais.

4.1.2.6.4. Avaliacao da Toxicidade

A avaliacdo da toxicidade aguda na solu¢cdo aquosa devido a presenca dos
produtos de oxidagdo do DCF por ozdnio foi realizada pelo teste Microtox®. A linhagem
bacteriana empregadas nesse teste € proveniente de ambiente salino e estocada a
aproximadamente 4 °C. O teste fornece o valor de ECsg 15min, que € a porcentagem de uma
amostra diluida (v/v) que provoca 50 % de redugao na atividade de bioluminescéncia das
bactérias em 15 minutos de contato. Na Figura 34 esta apresentada a variagao do valor
de ECsp 15min € da biodegradabilidade ao longo da reagéao de ozonizagao do DCF. Quanto
menor o valor de ECsysmin maior a inibicdo da bioluminescéncia, consequentemente
maior toxicidade da amostra. O aumento no valor de ECsg 1smin @0 longo da ozonizacgéo é
muito sutil (6 a 12 %), assim, ndo é possivel afirmar que houve uma redugdo da
toxicidade aguda das amostras ozonizadas, ou seja, pode-se concluir que o0s
intermediarios formados da oxidacdo do DCF nio contribuem para uma aumento da
toxidade inicial da amostra nesse teste. Se comparada com a evolucéo do valor da razao

DBOs/DQO (biodegradabilidade) observa-se que ha uma tendéncia de acompanhamento
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da reducdo da toxicidade com o aumento da biodegradabilidade das amostras

ozonizadas.
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Figura 34: Toxicidade aguda e biodegradabilidade ao longo da ozonizagdo de 200 mg L™
de DCF. Utilizando 8,7 g m> e 50 L h™" de O3, sem ajuste de pH.

4.1.2.7. Avaliacdo da combinacdo de Oz com radiacdo UV-vis (Oy/UV-vis) na

remocéo de DCF

4.1.2.7.1. Fotdlise

A contribuicdo da fotdlise na degradacdo do DCF em uma solugédo contendo 200
mg L™ do farmaco foi avaliada, durante um periodo de 1 hora de irradiacdo (Tams € S€M
ajuste de pH). Os experimentos de fotdlise foram realizados em um reator (1,5 L) com
agitacdo, de onde a solugdo era bombeada para o reator tubular (0,078 L) posicionado
dentro de uma Solarbox. A irradiacao da amostras foi feita utilizando-se uma lampada de

Xe e aliquotas foram retiradas ao longo de 1 hora de experimento.
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Pérez-Estrada et al. (2005) e Calza et al. (2006) observaram que a remogao de
DCF por fotélise foi relativamente pequena e a mineralizagdo foi praticamente nula
quando irradiaram uma solugdo de DCF por 1 hora. Pérez-Estrada et al. (2005)
observaram que a degradacgao do DCF foi maior quando luz solar foi a fonte de irradiagao,

isso porque o DCF absorve na faixa da luz visivel.

Nos experimentos realizados com a lampada de Xe, a remogado maxima obtida de
DCF foi de 30 % e a remogao maxima de COT foi de 13 %, apds 1 hora de irradiagéo. A
degradacédo do DCF pela fotdlise pode ser explicada quando se observa o espectro de
absorcao desse farmaco. Na Figura 7 observa-se que o seu pico de absor¢gdo maxima
esta préximo a 290 nm, mas apresenta um uma cauda que vai até 330 nm. Sendo assim,
os espectros de absorcdo do DCF e de emissao da lampada de Xe se sobrepdem entre
300 e 330 nm. Portanto, a absorgdo dos fotons pelo DCF leva a fotodegradacdo do
mesmo. Observou-se também que a solugdo ao longo do experimento foi se tornando
marrom claro, como apresentado na Figura 35. Esse mesmo efeito foi observado por
Pérez-Estrada et al. (2005) e Méndez-Arriaga et al. (2008), que indicam que esse
fendmeno caracteriza a formacao da estrutura quimica de carbazol, devido a perda dos

cloretos pela molécula do DCF.

Figura 35: Mudanca da cor da solugdo de 200 mg L™ de DCF irradiada por 1 hora. Sem
ajuste de pH.
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4.1.2.7.2. Avaliagao do sistema O3/UV-vis na remocao do DCF

A acdo da radiacdo UV-vis sobre a molécula de O3 favorece a formacédo dos
radicais OH, segundo as Equagdes 32, 35 e 36. Os resultados apresentados na Figura 36
e na Figura 37 mostram que a radiagdo UV-vis contribui consideravelmente na remogao
do DCF, acelerando o processo de degradacdo. No que diz respeito a mineralizagdo nao

foi observado aumento significativo.
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Figura 36: Remogao de 200 mg L™ de DCF em fungao do tempo para processos de
ozonizagao, radiagdo UV, Os/UV. Volume do reator = 1,5 L, utilizando de 8,7 g m3e50L
h™ de O3, sem ajuste de pH.
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Figura 37: Remogao do COT em fungéo do tempo para os processos de ozonizagao,
radiagdo UV e Os/UV de 200 mg L™ de DCF. Volume do reator = 1,5 L, utilizando de 8,7 g
m2e 50 L h”' de O3, sem ajuste de pH.

O O3 residual foi monitorado durante os experimentos. Na avaliagdao dos
resultados, apresentados na Figura 38, € possivel concluir que nos minutos iniciais houve
um maior consumo de 0z6nio nos experimentos irradiados, comprovando que a radiagao
UV-vis contribui para a degradagao da molécula de ozbénio em radicais OH, enquanto que
no final da reacao essa diferenca ja ndo € observada. Isso ocorre porque o ozbnio esta
sendo consumido em menor quantidade, uma vez que todo o DCF foi degradado e os
resultados (Figura 37) para a remogao de COT indicam que os intermediarios sdo dificeis
de oxidar, de forma que o ozdnio esta sendo consumido apenas na formacao de radicais

OH pela agao da radiagao UV-vis.
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Figura 38: Efeito da adigdo da radiagcao UV-vis sobre a concentragio de O; residual.

Volume do reator = 1,5 L, utilizando de 8,7 g m3e 50 L h"'de O;, sem ajuste de pH.

A DBOs foi determinada para as solugbes de DCF tratadas por 1 hora pelos
processos de ozonizagao, radiacao UV e Oz/UV. Os resultados apresentados na Figura
39 mostram que apesar da radiagcado UV-vis ter aumentado a taxa de remog¢ao do DCF no
processo Os/UV, ndo promoveu aumento da DBOs da solugao apés 1 hora de tratamento
quando comparada a ozonizagdo sem irradiagdo. Esses resultados sao muito
interessantes, pois se pode concluir que os intermediarios formados na oxidagado pelos
radicais OH sdo mais toxicos ou de igual toxicidade que aqueles formados pela acdo do

o0zo6nio molecular.
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Figura 39: DBOs das solugdes de 200 mg L™ de DCF tratadas por 1 hora pelos processos
de ozonizagao, radiagao UV e O3/UV. Volume do reator = 1,5 L, utilizando de 8,7 g m3e
50 L h" de O3, sem ajuste de pH.

4.1.2.8. Ozonizagdo combinada com H,O, (Oy/H,0,)

A adicao de peréxido de hidrogénio a ozonizagao aumenta a producao de radicais

OH. Sendo assim, é de grande interesse a sua avaliagdo na degradagéo do DCF.

Primeiramente foi realizado um experimento para avaliar o efeito do H,O, na
degradacao do DCF utilizando a razdo molar O3:H,O, de 2:1. A remog¢ao maxima de DCF
atingida, apos 1 hora de reacgéo, foi de 25 %. Foram avaliadas trés relagbes molares
diferentes, duas relacionadas a concentracdo de DCF (H,O,:DCF de 0,269:1 e 0,1:1) e
uma em relagcdo ao O3 (O3:H,0, de 1:2). Nas Figura 40 e Figura 41 sdo apresentados os
valores de remocgao de DCF e COT. Observa-se que a adicdo do H,O, ao meio reacional
teve pouco efeito sobre a degradacdo do DCF. Vale apena comentar que em todos os
casos estudados observou-se a presenca de H,O, no final da reagdo, mostrando que tal

composto estava em excesso.
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Figura 40: Remogao de 200 mg L™ de DCF em fungdo do tempo para os processos de

ozonizagao, H,0, e O3/H,0,. Utilizando de 8,7 g m2e50L h"de O, sem ajuste de pH.

A adicdo do H,O, aumentou a taxa de mineralizacdo do DCF. Isso significa que

mesmo sem afetar a taxa de remocgao de DCF, a adigdo do H,O, melhorou a degradagao

dos intermediarios formados.
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Figura 41: Remogao de COT de solugdes contendo 200 mg L™ de DCF em fungéo do
tempo para os processos de ozonizagdo, H,O,, O3/H,0,. Utilizando de 8,7 gm=e 50 L h”’

de O3, sem ajuste de pH.

Nao foi possivel avaliar a biodegradabilidade por meio dos ensaios de DBOs e de

DQO, devido a presenga de H,O, residual em todas as amostras.

4.1.2.9. Ozonizagdo combinada com UV-vis e H,O, (O3/UV-vis/H>05)

A adicdo do H,O, ao processo O3/UV-vis acelera a decomposi¢ao do ozbnio
formando radicais OH, segundo Equacdo 34. Resultante da juncdo de dois processos
binarios O3/UV-vis e O3/H;0,, além do H,O,/UV, o processo O3/UV-vis/H,O, pode

apresentar bons resultados na degradacao do DCF levando a sua mineralizagao.
Para avaliacdo do processo O3/UV-vis/H,O, foram utilizados 1,5 L de uma solugao

de 200 mg L' de DCF. No caso da concentragdo de H,O, foi utilizada a que forneceu a

maior degradacao e mineralizagdo do DCF, nesse caso a razao molar H,O,:DCF de 0,1:1.
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A adicao do H,0O, foi realizada no mesmo instante em que a lampada de Xe e o gerador
de ozénio foram ligados. A temperatura foi mantida constante a 25°C. Os resultados (ndo
mostrados) indicam que a jungdo dos processos favoreceu a degradagdo do DCF se
comparados aos resultados obtidos pela ozonizagdo e pelos outros dois processos em
separado. Atingiu-se 99 % de remocdo em 30 minutos de reacdo e 30 % de

mineralizagao.

4.1.2.10. Ozonizagdo combinada com Fe(lll) (Oy/Fe(lll)/UV-vis)

A adicdo de ions de ferro (Fe** e Fe®) ao processo combinado de Os/UV-vis,
segundo a literatura, acelera o processo de degradacdo de muitos poluentes (Abe &
Kanata, 1997, 1998). Sendo assim, os efeitos da adigdo de sais de Fe(lll) e da radiagao
UV-vis & ozonizagao, na degradagcdo do DCF foram estudados. Os experimentos foram
realizados na presencga de Fe(lll) e UV-vis em reatores de 1,5 L. Testes preliminares,
utilizando Fe(lll) e O, foram realizados para avaliar a contribuicdo do O, combinado com o
Fe(lll) na remogcao do DCF. Os resultados, apresentados na Figura 42 mostram que o
sistema Oy/Fe(lll) removeu 27 % do DCF e a introducdo da radiagédo UV-vis aumentou
essa contribuigdo em mais de 50 %. A remocgc&o maxima atingida (98 %) foi para o sistema
Os/Fe(lll)/UV-vis. Esses dados também se confirmam quando se avalia o tempo de meia
vida (t12) para o DCF nos trés casos, Tabela 19. Abe & Tanaka (1998) sugerem que o
efeito do Fe(lll) no remogao de compostos acidos pelo sistema Os/UV-vis esta relacionado

com a fotodegradacao dos complexos de Fe(lll) formados durante a reagao.
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Figura 42: Remogao de 200 mg L™ de DCF em funcdo do tempo nos processos de
ozonizagdo, O,/Fe, O,/Fe/UV e Os/Fe/UV. Utilizando de 8,7 gm™e 50 L h™' de O,

volume do reator = 1,5 L, sem ajuste de pH (6,5 — 7,0).

Tabela 19: Estudo do tempo de meia-vida na avaliagdo da contribuicdo do Fe(lll) e da

radiacao UV-vis na ozonizagéo.

Sistema t12 (min)

Fe(ll1)/O, 12,0
Fe(ll1)/O,/UV-vis 8,60
Fe(ll1)/O53/UV-vis 3,80

No que diz respeito a mineralizacdo do DCF, os resultados apresentados na
Figura 43 mostram que a adi¢édo do ion Fe(lll) e da radiacdo UV-vis nao contribuiram para

uma maior remogao de COD, ndo ultrapassando 25 %.
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Figura 43: Remogao de COD de solugdes contendo 200 mg L™ de DCF em fungéo do
tempo nos processos de ozonizacao, O,/Fe, O,/Fe/UV e Os/Fe/UV. Utilizando de 8,7 g m’

*e 50 L h™ de O3, volume do reator = 1,5 L, sem ajuste de pH.

4.1.3. Comparacdo dos Diferentes Processos na Degradacao e Mineralizacao
do DCF

Nesse item sdo comparados os resultados obtidos para cada tratamento utilizado
na degradacdo do DCF: ozonizagdo, O3/UV-vis, 03/H,0, O3/UV-vis/H,O, Os/UV-
vis/Fe(lll). Observando os resultados, apresentados na Figura 44, conclui-se que a
combinacédo da ozonizagdo com outros oxidantes (radiacdo UV-vis, H,O,, Fe(lll))
favoreceu a remocao do DCF. Sendo assim, pode-se atribuir esse aumento da eficiéncia
na remo¢ao do DCF aos radicais OH gerados durante os tratamentos. A maior remogao

observada foi no tratamento com O3/UV-vis/H,0,.
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Figura 44: Comparacao entre os diferentes tratamentos utilizados na degradacao de 200
mg L™ de DCF. Utilizando de 8,7 gm= e 50 L h” de O3, volume do reator = 1,5 L, sem
ajuste de pH.

Em relacdo a mineralizagao do DCF, avaliando-se os resultados apresentados na
Figura 45 é possivel concluir que as maiores remogodes foram obtidas nos sistemas onde
esta presente o H,O,. No entanto, nesses processos o custo do peroxido deve ser
considerado, outro empecilho esta no fato de que a presenca de H,O, residual pode ser
nociva a comunidade bacteriana presente no sistema de tratamento bioldgico. Avaliagbes
teriam que ser feitas de forma a se considerar o custo final de cada tratamento, levando-
se em consideracdo a necessidade de qualquer tipo de tratamento posterior para se

adequar a amostra ao tratamento biolégico.
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Figura 45: Comparacao entre os diferentes tratamentos utilizados na degradacgao de 200
mg L de DCF. Avaliagdo da remogdo de COT em funcdo da dose de 0z6nio consumida.
Utilizando de 8,7 g m=e 50 L h'de O3 volume do reator = 1,5 L, sem ajuste de pHe

temperatura constante a 25°C.

Para a avaliagao da biodegradabilidade se utilizou o parametro DBOs/COT, ja que
a presenca de H,O, residual leva a um falso valor de DQO. Avaliando os resultados
apresentados na Figura 46 é possivel observar que o processo, no qual foi empregada a
radiagdo UV-vis, apresentou um melhor valor na razdo DBOs/COT. Confirmando assim os
resultados anteriormente relatados, de que o emprego da radiagdo UV-vis aumenta a
degradagéo dos compostos intermediarios formados durante o tratamento. E possivel
observar também que os tratamentos combinados O3/UV-vis/H,O, e 0O3/H,0,
apresentaram valores de DBOs/COT baixissimos, uma das possiveis justificativas para tal
fato ocorrer pode esta nas caracteristicas dos intermediarios formados quando um dos

oxidantes utilizados é o H,0..
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Figura 46: Avaliagéo da biodegradabilidade das solugdes finais dos diferentes tratamentos
utilizados na degradagédo de 200 mg L™ de DCF. Utilizando de 8,7 gm>e 50 L h” de O

,volume do reator = 1,5 L, sem ajuste de pH.

4.1.4. Identificacao dos intermediarios e mecanismos de degradacao

Para a identificacdo dos intermediarios formados ao longo do processo de
ozonizagao foram utilizadas as concentracdes de O; e DCF de 8,7 g m™ e 200 mg L,
respectivamente. O diclofenaco apresentou uma alta reatividade com o ozdnio, como
ficou evidente pela sua rapida remog¢ao do meio e pelo grande niumero de produtos da
degradacado (PD) gerados ao longo do processo, como mostra a Tabela 20. A
identificacao foi realizada com o objetivo de se caracterizar os principais intermediarios
formados e propor um mecanismo de degradacgao, assim como, avaliar seus possiveis

efeitos na biodegradabilidade e na toxicidade.
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Tabela 20: Medidas exatas de massa obtidas através dos espectros HPLC/TOF-MS dos

produtos protonados do diclofenaco identificados. Utilizando de 8,7 g m® e 50 L h™ de O
e 200 mg L™ de DCF, sem ajuste de pH.

Tempo de Massa Massa Erro
Compostos Retencéao Férmula Calculada Esperada (malL) EDBE

(min) (m/z) (m/z)
DCF 24,41 C14H12NO,Cl, 296,0239 296,0238 -0,54 8,5
D1 19,27 C14H12NO;Cl, 312,0189 312,0189 0,07 8,5
D2 18,97 C14H1oNO;Cl;, 310,0032 310,0025 -2,33 9,5
D3 16,3 C14H1oNO,Cl, 294,0083 294,0085 0,64 9,5
D4 10,49 C14H12NOLCl, 328,0137 328,0133 -1,49 8,5

14,52 C14H12NOLCI, 328,0137 328,0142 1,25 8,5
D5 10,29 C12H1oNO;Cl;, 286,0032 286,0036 1,31 7,5
D6 11,61 C13H1oNO,Cl, 282,0083 282,008 -1,1 8,5
D7 11,74 C7HeNOCI, 189,982 189,9824 1,6 4,5
D8 14,12 CeHeNOCI, 177,982 177,9821 0,02 3,5
D9 13,08 CeHeNCI; 161,9872 161,9873 0,35 3,5
D10 12,22 CeH/NOCI 144,021 144,0214 2,3 3,5
D11 3,83 C;/H;0, 123,044 123,0443 1,17 4,5
D12 3,57 C7/HgNO 122,06 122,0604 2,94 4,5
D13 3,96 C7/HgN 106,0651 106,0654 2,58 4,5
D14 24,06 C14H10NOCI, 278,0133 278,0135 0,37 9,5
D15 9,98 C13H1oNO;Cl, 298,0032 298,0034 0,58 8,5
D16 5,14 C13H41NO,CI 280,376 280,373 -1,28 8,5
D17 9,72 C12H1oNO4Cl, 301,9986 301,9982 -1,6 7,5
U1 12,48 C1oHsNO;Cl, 259,9876 259,9875 0,09 6,5
u2 13,07 C1oHsNOCl, 241,9775 241,9778 0,99 7,5
u3 9,31 CgHgNO 134,0605 134,0605 -0,66 55
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A deteccdo e a completa identificacdo dos intermediarios foram realizadas por
meio de analises de cromatografia liquida de alta eficiéncia acoplada a um espectrémetro
de massa por uma interfase (HPLC-TOF-SM). Essa técnica analitica é frequentemente
aplicada na identificagdo de compostos desconhecidos (Pérez Estrada et al., 2005c;
Pérez-Estrada et al., 2007; Pérez-Estrada et al., in press) devido a habilidade de fornecer
valores de massa com alta precisdo, tanto para o composto principal quanto para os seus
fragmentos idnicos no espectro de massa. Baseado nessa informacao, uma lista reduzida
das possiveis formulas empiricas das moléculas protonadas, ordenadas pelo erro
associado, € proposta para os compostos de interesse. A correta composigcédo elementar €
determinada principalmente pelo conhecimento da molécula original estudada e pelo

mecanismo de oxidagdo empregado.

Por meio desse procedimento, 18 principais intermediarios, isto &, presentes em
apreciavel abundancia nos cromatogramas, puderam ser identificados, Tabela 21, e suas
estruturas quimicas propostas sao apresentadas na Figura 47. Alguns desses
intermediarios ja foram identificados por outros autores nos processos de ozonizagao,

foto-Feton, fotocatalise, fotdlise e degradagao solar e sdo mostrados na Tabela 21.
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Tabela 21: Intermediarios formados na degradagédo de DCF previamente identificados por

outros autores.

Composto Estrutura Quimica Identificacdo Prévia
HO
" a
N Vogna et al., 2005.
D1 Pérez-Estrada et al., 2005c.
Calza et al., 2006.
Hofmann et al., 2007.
HO
Calza et al., 2006.
D2
a oz
e’ \ a
N Pérez-Estrada et al., 2005c.
D3 Calza et al., 2006.
a
Calza et al., 2006.
D4
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H a
N Vogna et al., 2005.
D5 Pérez-Estrada et al., 2005c.
Calza et al., 2006.
Hofmann et al., 2007.

a

D6 Pérez-Estrada et al., 2005c.

ET a

D8 Pérez-Estrada et al., 2005c.

A
- Vogna et al., 2005.
Hoh ]
D9 Pérez-Estrada et al., 2005c.
Bartels et al., 2007.
e | Hofmann et al., 2007.

A maioria dos intermediarios identificados é facilmente reconhecida pela presenca
no espectro de caracteristicas tipicas dos is6topos de cloro. Generalizando, presenca de
heteroatomos (CI, Br e S) na molécula original representa uma informacao interessante
que pode ajudar no reconhecimento de espécies suspeitas que ainda conservam o grupo

de is6topos caracteristico.

Derivados hidroxilados foram identificados pelo aumento de um ou mais atomos de

oxigénio na férmula do DCF ou dos seus intermediarios, sem alteracdes na BDE
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(equivaléncia de ligagdo dupla e anéis). Este € o caso do D1 (C14H42NOsCl;) ou do D4
(C14H12NO,4CI;) em relagdo ao DCF (C44H12NOLCly), ou entre D5 (C4,H1oNO3Cly) e D17
(C12H1oNO,4CIy) (ver Tabela 20). Mesmo que as informagdes fornecidas pelo sistema TOF-
MS nao sejam suficientes para estabelecer a posigao exata do grupo OH na molécula, o
conhecimento da reatividade de diferentes espécies e de informacbes da literatura
possibilita propor qual € a opgado mais provavel, como no caso de D1. Em outros casos, a
presenca de varios isdbmeros foi observada, como ocorre com o D4, para o qual dois picos

com diferentes tempos de retencdo, mas com a mesma férmula, sdo detectados.

Muitos outros intermediarios que apresentavam uma resposta menor,
provavelmente como consequéncia da cinética rapida, estavam presentes nas amostras.
Eles ndo estavam facilmente visiveis no cromatograma de ion total (CIT), tornando assim
dificil sua identificagdo, mas um estudo detalhado da flutuagdo da linha de base e/ou dos
cromatogramas de ion seletivo (CIS) obtidos evidenciou suas presencas. Esses
compostos correspondem aos passos intermediarios no mecanismo degradagéo, mas sua
rapida cinética faz com que sua contribuicdo ao processo seja irrelevante. Na Tabela 20
esta apresentada a férmula empirica de trés desses compostos minoritarios (U1-U3).
Embora suas estruturas ndo tenham sido propostas, a ocorréncia em U1 e U2, de 2
atomos de cloro e menos de 12 atomos de carbono em suas formulas indica que eles sao
originarios da abertura do anel aromatico ndo clorado, confirmando assim a rota de
degradacdo. Como é possivel observar na Tabela 20, a maioria dos intermediarios
identificados seguem conservando os atomos de N e de Cl em suas férmulas,

confirmando assim, a alta estabilidade do grupo 2,6-dicloroanilina.

A identificacdo e a quantificacdo dos acidos orgénicos de cadeias curtas,
considerados como o ultimo estagio no mecanismo de degradacao, foram feitas por
analises cromatograficas das amostras finais (depois de 1 hora de ozonizag¢ao), de forma
a avaliar sua contribuigdo no COT final e na biodegradabilidade, conforme apresentado na
Tabela 22. Os acidos acético, propidnico, maléico, oxalico e férmico estavam presentes
nas concentracdes 2,4; 2,9; 15,4; 17,4 e 22,5 mg L respectivamente, que representa 24
% do COT final. A formagdo dessa quantidade de acidos orgénicos poderia explicar o
aumento na biodegradabilidade (Ballesteros Martin et al., 2007). A outra parte do COT

final corresponde aos intermediarios de maior massa molar.
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Tabela 22: Contribuicdo dos acidos organicos no COT e na DBOs finais.

Acético Propidnico Maléico Oxalico Foérmico
% final DBO 7 11 28 8 48
% final COT 1 2 8 6 7.5

4.1.4.1. Mecanismo de degradacéo e a evolugéo dos intermediarios

A evolugdo dos principais intermediarios identificados, durante 1 hora de
ozonizagao, esta representada na Figura 48. Observa-se que os principais intermediarios
formados durante a ozonizacdo sdao o acido 2-[(2,6-diclorofenil)amino]-5-
hidroxifenilacético (D1) e a 2,6-dicloro-N-hidroxibenzenamina (D8). O intermediario D1 foi
detectado em maior abundéncia nos primeiros estagios do processo, indicando assim que
a degradacgao do DCF é preferencialmente iniciada pela hidroxilagdo do anel fenilacético,
produzindo um derivado monohidroxilado. Posterior oxidagdo do D1 em seu intermediario,
a imina-quinona (D2), previamente descrita para a degradagdo do DCF por foto-Fenton
(Pérez-Estrada et al., 2005a), foi também observada, mas em baixa extensao. Isso pode
ser explicado considerando que no processo foto-Fenton, a formagao de D2 é favorecida
ja que ela proporciona uma alternativa no mecanismo rapido para a regeneragao do ion
ferroso (Chen & Pignatello, 1997).

A formacao rapida e abundante do D8 também indica que a quebra da ligacdao C-N
da molécula do DCF ¢ a rota preferencial, originando uma série de produtos resultante do

rompimento da ligagao C-N (compostos D7 a D13).

A maioria dos intermediarios detectados apresentam uma abundancia maxima a
baixas doses de ozénio consumidas, entre 0,025 e 0,1 mg L. Entretanto, concentracdes
apreciaveis de alguns deles estdo presentes para altas doses de ozénio consumidas (D1,
D8, D3, D9), quando ja nado se detecta DCF. Esses resultados estdo em concordéancia

com a liberagéo parcial dos atomos de cloro e nitrogénio observado durante o tratamento.
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Figura 48: Evolugéo dos principais intermediarios gerados através da degradacéo de 200
mg L™ de DCF por ozonizacdo. Utilizando 8,7 g cm™ de Os e Qo = 50 L h™', sem ajuste
de pH.

Baseado nesses resultados, um resumo do mecanismo de oxidagdo do DCF é
descrito na Figura 47. A analise dos produtos sugere que a oxidagdo do DCF por ozbnio é
resultante principalmente das reagdes de hidroxilagdo e do rompimento da ligagdo C-N.
Descarboxilagao, reacdes de abertura do anel aromatico no acido fenilacético também

aparecem como ultimos passos do processo de degradacgéao.

4.1.5. Determinacdo da Constante Cinética pelo Método de Cinética de

Competicado

Nesse método a solugdo aquosa inicialmente contém o composto alvo, o
diclofenaco, e outro composto chamado composto referéncia, nesse caso o fenol, que
possui a constante cinética de reagdo com ozdnio conhecida (Beltran F. J., 2004). O fenol
foi selecionado devido ao fato de se esperar um mecanismo de reagao similar (Huber et

al., 2005) e uma constante de velocidade de reacdo similar a do diclofenaco. Os
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experimentos foram realizados em reator de 1 L, em 3 pH diferentes, contendo um razao
molar DCF:Fenol de 1:1. As amostras foram retiradas a cada 20 segundos e o tempo de
cada experimento foi de 5 minutos. O ozbnio residual das amostras foi eliminado
borbulhando-se ar em cada amostra durante 2 minutos. O DCF e o fenol foram analisados
por HPLC. Os dados foram avaliados baseado na Equacéao 56, sendo que kos(R) € koz(M)
sdo as constantes de velocidade de reacdo para o composto referéncia (R) e para o
composto alvo (M), respectivamente. Diferentes doses de ozénio sdo representadas por
n. A constante de taxa aparente kosz(M) pode ser determinada por meio do grafico
In([M(n)}J/[M(o)]) versus In([R(n)]/[R(0)]) com o coeficiente angular igual a koz(M)/koz(R).

(56)

(el e

A constante de velocidade de reacao usada para o fenol nos diferentes pH, foi
determinada por Hoigné & Bader (1983b). Os resultados obtidos por esses autores
apontam que o fenol reage 10 vezes mais rapido em pH 7 que em pH 6 e 100 vezes mais
rapido que em pH 5. O fenol reage levemente mais devagar com o 0zdnio que o DCF em
pH 6, por outro lado, a pH 7 o fenol reage um pouco mais rapido (Huber et al., 2005). Os
resultados para pH 7 estdo de acordo com os resultados obtidos por Huber et al. (2005) e
os resultados obtidos em pH 5 com Vogna et al. (2003). Os resultados apresentados na
Tabela 23 apresentam os valores obtidos por Hoigné & Bader (1983b) para fenol e os

valores determinados nesse trabalho para DCF.

Tabela 23: Constante de velocidade de reagdo com ozbnio para o DCF e fenol em trés pH

diferentes.
pH Krenol (MOI/L™ s7) Kpcr (mol/L™ s™)
1,76 E+4 7,94 + 0,57 E+4
7,02 E+5 1,32 + 0,001 E+6
1,76 E+6 1,19 + 0,10 E+6
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4.2. Ibuprofeno

4.2.1. Experimentos Prévios com O,

Inicialmente avaliou-se o efeito do borbulhamento de oxigénio (“Stripping”) em uma
amostra contendo 200 mg L™ de IBU, para tanto foi utilizado um fluxo de oxigénio de 150
L h. Os resultados, conforme Figura 49, indicam que o borbulhamento de oxigénio nao
ocasionou arraste do IBU da amostra e nem a sua oxidagdo, uma vez que tanto
concentragcao de COT, como a de IBU permaneceram as mesmas ao final de 1 hora de

borbulhamento.
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Figura 49: Avaliacdo do efeito do borbulhamento de O, em uma amostra de 200 mg L™

de IBU. Sem ajuste de pH.

4.2.2. Ozonizagéao do Ibuprofeno

Os primeiros experimentos realizados tiveram como objetivo avaliar a remogao do
IBU pela ozonizacao, assim como, estudar os parametros que poderiam vir a influenciar

na degradacdo e na mineralizacdo do mesmo. Com esse objetivo foram avaliados os
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efeitos da concentracao de o0zbnio na entrada do reator, da concentracdo de farmaco, da
temperatura e do pH da amostra. Como ja citado anteriormente, quando for pertinente, os
dados serao apresentados em base de “dose de 0zbnio consumida” e ndao em tempo de

0zonizagao.

4.2.2.1. Influéncia da concentracdo do ozénio

Foram realizados experimentos com varias concentragbes de 0zbnio na entrada
do reator com o objetivo de avaliar a sua influéncia. Foram avaliados também distintos
fluxos do gas na entrada do reator. Essa combinagédo de diferentes concentragdes (g m™)
e fluxos de ozénio (L h) forneceu distintas doses de ozénio. O volume do reator para
esses experimentos foi de 1 L e ndo houve corregdo do pH, somente seu
acompanhamento ao longo do processo. Na Figura 50 estdo apresentadas as diferentes
curvas de degradacdo do IBU. Observou-se que para se alcancgar total remocao do IBU
sao necessarias altas doses de 0zbénio ou maior tempo de tratamento. Dessa forma, os
demais experimentos foram realizados com o fluxo e a concentragao de ozbdnio que

forneceram a maior remogao de IBU, nesse caso 2,3 gos L™.

122



1,2 1

o X 00.77g/L A087¢glL +153glL x1.74g/lL ©230gL
’ ﬁ ;
i
1 A
. 0,8 5% $ -
>
m o X A o
= 06 + A
n:; o X O
a | N R
0,4 o X
02 - ° X
’ o
0,0 T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60
Tempo (min)

Figura 50: Remocao de 200 mg L™ de IBU com diferentes doses de 0z6nio. Sem ajuste de
pH.

Na Figura 51 estao apresentados os resultados da remogao do COT em fungao do
tempo para diferentes concentracbes de ozbnio aplicadas na entrada do reator.
Observou-se que a maior remocao de COT foi com a concentracao de ozbénio de 1,74 g L
'. Observou-se que quanto maior a concentragdo de 0zdnio na entrada do reator, maior a
remogdo de COT, ou seja, maior a mineralizacdo do IBU. E interessante notar que,
mesmo para as maiores dosagens de ozénio, nas quais a remog¢ao do IBU foi alta (Figura
50), n&do foi observada uma alta mineralizacdo da amostra. Pode-se concluir, portanto,

que os intermediarios formados sdao muito resistentes a oxidagéo pelo ozoénio.
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Figura 51: Remocgéao de COT em fungao do tempo para diferentes doses de ozbnio

aplicadas a 200 mg L™ de IBU. Temperatura ambiente e sem ajuste de pH.

Outro dado importante para uma melhor compreensdo do sistema é o
acompanhamento da concentragdo de o0zdnio consumido. Na Figura 52 esta representado
o perfil da concentragcdo de ozbnio consumido para duas concentragdes de ozdnio (8,7 e
15,3 g m™) na entrada do reator, mas com o mesmo fluxo de gas (100 L h™"). Observou-se
que em ambos os casos a concentracdo de ozbnio consumido atinge um valor maximo
em menos de 1 min. Em ambos os casos observa-se que a taxa de consumo de 0zbnio
se mantém constante em torno de 60 % do seu valor inicial. O consumo de ozénio em
15,3 g m™ foi maior no minuto inicial da ozonizacao, indiciando que nesse momento esta
ocorrendo as primeiras reagdes entre o ibuprofeno e o 0zénio, mas logo depois esse valor
ja se torna constante. Pode-se concluir que desde o inicio da reacdo o ozdnio esta sendo
consumido simultaneamente pelo ibuprofeno e por seus intermediarios, uma vez que a
remocao do IBU é lenta e nao alcanga os 100 % mesmo apods 1 hora de ozonizacgao

aplicando-se a maior concentracao de ozénio (Figura 50).
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Figura 52: Monitoramento da concentragao ozénio consumido em fungao do tempo
durante a ozonizagao de 200 mg L™ de IBU. Utilizando um fluxo de O; de 100 L h™", sem

ajuste de pH.

Outro pardmetro importante para maior compreensao do sistema é o coeficiente
estequiométrico, que indica quantos moles de o0zbénio sao consumidos para cada mol de
IBU. O coeficiente estequiométrico € uma medida experimental e deve ser medido nos
minutos iniciais da reacdo, quando o ozdénio esta sendo consumido principalmente na
degradacdo do IBU. Esse parametro ndo esta livre de erros, ja que pode ocorrer a
formacgado de alguns intermediarios em pequenas concentracées. Na Figura 53 estado
representadas as curvas para duas doses de ozénio diferentes na entrada do reator. O
coeficiente estequiométrico obtido, experimentalmente, nessas condicdes foi de

aproximadamente 2 moles de O3 por 1 mol de IBU.
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Figura 53: Determinagéo do coeficiente estequiométrico da reacdo entre o O; e 200 mg L

' de IBU. Sem ajuste de pH

De forma a seguir qualitativamente os intermediarios aromaticos ao longo da
reacao foram feitas medidas da absorbancia em 254 nm. A medida da absorbancia a 254
nm € um indicativo da quantidade de aromaticos nas aguas residuais (Ravikumar & Gurol,
1994). Na Figura 54 estdo representadas as curvas da absorbancia em UV254 nm e da
remocdo de COT versus a dose de ozbnio. Observou-se um aumento no valor da
absorbancia, que se manteve por quase 30 min de reac&o e depois uma leve redu¢ao nos
ultimos minutos. O aumento na absorbancia por ser indicativo de formagao de compostos
condensados, como ja observado por Arslan et al. (2007) ou uma maior presenca de
ligagBes duplas ou triplas conjugadas, ja que a medida da absorbancia a 254 nm também
indica a presenca dessas ligacdes. Essa ultima suposicao é confirmada pela identificagao
dos intermediarios formados durante a ozonizagédo, a maior parte deles € composta por
compostos aromaticos. Apds 45 min de reacdo a porcentagem de remocdo de COT

permaneceu constante, atingindo um maximo de 32 %.
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Figura 54: Absorbancia em 254 nm e remog¢ao do COT em funcdo da dose de ozbnio

consumida para a ozonizagao de 200 mg L™ de IBU. Sem ajuste de pH.

4.2.2.2. Efeito do pH

Como ja mencionado o pH é um parametro importante na ozonizagao, devido a
acao catalitica dos radicais OH, que sao formados em maior quantidade em pH basico na

decomposig¢ao do ozbnio (Staehelin & Hoigné, 1985).

Para avaliar a influéncia do pH na ozonizacdo do IBU, foram realizados
experimentos com solu¢gdes de IBU tamponadas com quantidades adequadas de
Na,HPO, e K,HPO, na presenca e na auséncia de um seqlestrador de radicais OH,
nesse caso o alcool t-BuOH (na concentracdo de 3 mmol L™"). Os primeiros experimentos
foram realizados, na auséncia do t-BuOH, em pH 7 € 11 e um sem ajuste de pH. Nao foi
possivel avaliar o pH acido, pois o pKa do ibuprofeno é 4,4, portanto precipita préximo a
esse valor. Os resultados s&do apresentados na Figura 55. A literatura relata que uma
grande quantidade de radicais hidroxilas (*OH) é gerada no processo de ozonizagéo
quando este é realizado em pH basico, devido a alta instabilidade do ozénio nesse pH. Os

radicais OH apresentam uma alta reatividade em relagéo ao IBU (kisuron = 7,4 + 1,2 x 10°
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M"s™ [Kopin et al., 2002]). Outra possivel explicacdo para a alta taxa de remocéo de IBU
em pH basico pode estar associada a dissociagdo do IBU em funcao do pH (Sbo et al.,
2007). Na maioria dos casos, tanto o O; quanto o radical OH s&o mais reativos diante de

ions dissociados (Hoigné & Bader, 1983a).

No pH 7 existem as duas espécies atuando, O; e radical OH, sendo assim o IBU é
degradado por ambas. Nos experimentos realizados sem ajuste do pH observou-se
inicialmente que o pH se encontra préximo a 7 e ao longo da reagdo o pH diminuiu,
chegando préximo a pH 5. Na ozonizagao realizada em pH acido a presenga do 0zbnio
molecular é maior e nesse pH o IBU apresenta baixa reatividade frente ao ozbénio (ko,, 1BU
=9.6 + 1 (mol L™Y's™ [Kopin et al., 2002]).
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Figura 55: Remogao de 200 mg L™ de IBU em fungdo da dose de ozdnio consumido em
diferentes pH. Sem adicdo de t-BuOH, utilizando 15,3 g m™® 150 L h™" de Os.

Foram realizados experimentos nos pH 6, 7 e 8 tamponados na presenga de uma
concentragdo maior de t-butanol (10 mmol L™). Os resultados, apresentados na Figura 56,
mostram um perfil de degradacéo bastante semelhante nos segundos iniciais de reagao,

onde o maior consumo do ozdnio se dar pela oxidacao do IBU e ndo pela oxidagao dos
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intermediarios formados. Apdés os minutos iniciais o ozbnio passa a ser consumido
também na oxidagao dos intermediarios formados. No entanto, para os trés pH estudados
nao foi observado diferencgas significativas na degradacéo do IBU durante todo o periodo
de reacdo. Dessa forma nao foi possivel diferenciar a oxidagao pelo ozdnio molecular e

pelos radicais OH.
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Figura 56: Remogao de 200 mg L™ de IBU em funcéo da dose de 0zdnio consumida em
diferentes pH. Utilizando 5,3 g m® e 100 L h™ de O e 10 mmol L™ de t-BuOH.

Na Figura 57 esta apresentado o monitoramento do consumo de O3 ao longo de
trés experimentos, pH 7, 11 e livre, na auséncia de t-BuOH. Observou-se que em pH livre
e pH 7 o consumo de O; foi constante desde o inicio da reacdo, indicando que a
concentracao de ozébnio utilizada na oxidacdo do IBU e de seus intermediarios foi
praticamente a mesma durante o tempo de duragdo do experimento. No que diz respeito
ao pH 11, observou-se que o consumo de O; foi maior nos primeiros 15 min de reagao e
reduziu até praticamente o mesmo consumo dos pH 7 e livre. Esse comportamento é
devido ao fato de que em pH basico a decomposi¢do do 0zdnio em radicais OH é muito
maior do que nos outros dois pH estudados. Em pH basico sempre é observado um maior

consumo de ozbnio, uma vez que esse esta se decompondo em radicais OH.
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Figura 57: Monitoramento da concentracao de oz6nio consumido em fungao do tempo de

ozonizagdo. Na auséncia de t-BuOH em trés pH distintos para 200 mg L™ de IBU.

4.2.2.3. Efeito da temperatura

Para avaliar o efeito da temperatura na ozonizacao foram realizados experimentos
em 4 temperaturas diferentes, variando de 15 a 45 °C. Os resultados, apresentados na
Figura 58, mostraram que o aumento da temperatura favoreceu a degradagédo do IBU.
Garzén et al. (2004) mostraram em seu trabalho que o coeficiente de ativagdo do IBU
diminui com o aumento da temperatura e que o mesmo coeficiente € maior em meio
aquoso. Os autores atribuiram esse maior coeficiente as fracas interacdes entre o IBU e a
agua. Sendo assim, com o aumento da temperatura a solubilidade do IBU em agua
diminui, assim, provavelmente tenha ocorrido a precipitagédo do IBU e ndo a sua oxidagao
pelo 0zdnio. Quanto a mineralizagao do IBU (resultados ndo apresentados), a remogao de
COT foi praticamente constante para as 4 temperaturas estudadas e o valor maximo

alcangado foi de 14 % para 45 °C.
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Figura 58: Remogao de 200 mg L™ de IBU em fungdo da concentracdo de ozénio

consumido em diferentes temperaturas. Utilizando 15,3 g m3e 150 L h' de Os.

4.2.2.4. Influéncia da concentracao inicial de IBU

Para a avaliagao da influéncia da concentracao inicial do IBU na ozonizagéo foram
escolhidas trés concentragdes diferentes do farmaco (50, 100 e 200 mg L™). As solugdes
de IBU foram tamponadas a pH 7. Na Figura 59 esta representada a evolugdo na
degradacao do IBU para as 3 concentracdes de farmaco estudadas de acordo com a
dose de ozbnio consumida. Observa-se que o perfil de degradacdo foi bastante
semelhante e que conforme ja mencionado anteriormente, a dose de ozbnio aplicada nao
foi suficiente para degradar concentragdes altas de IBU ou o tempo de contanto de 1 h foi
curto. Obteve-se degradacao total do IBU somente quando a concentragao inicial da
solucao foi de 50 mg L. Esses resultados eram esperados, mas é importante frisar que

quando presente em concentragdes menores a remocéao total do IBU pode ocorrer.
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Figura 59: Remocao de diferentes concentragdes de IBU em solugao aquosa em fungao

do consumo de ozénio. Utilizando 8,7 gm™ e 50 L h™' de Os.

A Figura 60 apresenta os valores da taxa de degradacido do IBU nos minutos
iniciais de reacao. Observa-se que o0 aumento na concentragao de 2 vezes o valor inicial
nao corresponde a um aumento proporcional na taxa de degradacao. Sendo assim, pode-
se concluir que aumentando-se a concentragao de IBU sera atingido um valor maximo de
taxa de degradagado, nas condi¢gdes experimentais aplicadas, conforme os resultados

mostrados na Tabela 24.
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Figura 60: Taxa de degradacéo de diferentes concentracées de IBU. Utilizando 8,7 gm™ e
50 L h™" de Os.

Tabela 24: Taxa de remocéao do IBU por tempo para as concentragdes estudadas.

[IBU] (mg L") gL's”
50 1,623
100 2,5328
200 3,7334

Quanto a mineralizagao, observou-se que a maior remogdo de COD (25 %) foi
obtida para a menor concentragao de IBU, o que era esperado, € que a remocgédo de COD
diminui em fungdo do aumento da concentracdo de IBU. No entanto, é importante notar
que mesmo na menor concentracdo de IBU (50 mg L") a mineralizagdo foi muito
pequena, comprovando mais uma vez que tanto o IBU quanto os intermediarios formados
sao dificeis de serem oxidados pelo 0zénio e mesmo pelos radicais OH (em pH 7 parte do

o0zébnio de decompde em radicais OH) . Esses resultados sdo apresentados na Tabela 25.
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Tabela 25: Valores de mineralizacao para as diferentes concentragdes de IBU estudadas.

[IBU] (mg L") Remogao COD (%)
50 25,28
100 22,88
200 14,76

Na Figura 61 esta apresenta a concentragao de ozénio consumido em fungao do
tempo de ozonizagdo para as trés diferentes concentracbes de IBU. Observou-se um
grande consumo de o0zbnio desde o inicio da reac&o. Flutuando um pouco nos minutos
iniciais e apos esse periodo o consumo de 0zdnio se estabilizou, como foi observado nos

experimentos anteriores (Figura 57), ou seja, o ozbénio continua a ser consumido na lenta

degradacao do IBU e de seus intermediarios.
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Figura 61: Monitoramento do ozénio consumido em fungéo do tempo de ozonizagao para

diferentes concentragées de IBU. Utilizando 8,7 g m>e 50 L h™ de Os.
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4.2.2.5. Avaliagédo da biodegradabilidade e da toxicidade

E cada vez maior a utilizagdo de testes que empregam bactérias de diferentes
ambientes e caracteristicas na avaliacdo da qualidade do efluente gerado nos processos
oxidativos avangados (Dellagrega et al., 2004; Isidori et al., 2005; Gonzalez et al., 2006;
Oller et al., 2007; Lapertot et al., 2008). Dentre esses, a razao DBOs/DQO é a mais
utilizada por ser de facil execugao e apresentar uma metodologia muito bem estabelecida.
A DBO é realizada, em geral, com bactérias oriundas de uma estacao de tratamento de
esgotos, sendo o teste conduzido por um periodo de 5 ou 21 dias. A razdo DBOs/DQO
fornece a biodegradabilidade da solugcdo (ou efluente). Outra opgdo de avaliacdo da
biodegradabilidade de uma solugdo ou efluente sdo os reatores Zahn-Wellens, com os
quais pode se realizar testes de inibicdo. No que diz respeito a toxicidade, o teste de

Microtox® é o mais utilizado.

4.2.2.5.1. Razées DBO/DQO e DQO/COT

A razao entre os valores de DBOs e a DQO fornece o grau de biodegradabilidade
das amostras. Outro parémetro importante é a razdo DBO/COD, como ja comentado
anteriormente. Um aumento na DBO da amostra devido ao pré-tratamento pode indicar
que a amostra se tornou mais susceptivel a biodegradagdo. Sendo assim, um aumento
das razées DBO/DQO e DBO/COD da amostra apds o pré-tratamento indica um aumento

na sua biodegradabilidade.

O primeiro passo foi avaliar a DBOs de uma amostra contendo 200 mg L™ de IBU
sem qualquer tratamento. Apds os cinco dias, nas condi¢gdes do teste, observou-se que a
DBO foi um valor abaixo do limite de detecgdo do método, podemos dizer entdo que o
IBU nado foi metabolizado pelas bactérias presentes no teste. Foram feitas DBO para
amostras ozonizadas apos 5, 10, 15, 20, 25, 30, 45, e 60 min. Na Figura 62 estao
apresentados os resultados de DBO desses experimentos. Observa-se que mesmo sem
haver a degradacéo total do IBU houve um aumento na biodegradabilidade das amostras.
Como mencionado anteriormente (Figura 51) a remogéo do COD é lenta, no maximo 25

%, de forma que se pode concluir que o aumento da biodegradabilidade n&o foi devido
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somente a remocao do COD existente no meio, mas também, e principalmente, devido a

formacao de intermediarios menos recalcitrantes que o seu precursor, o IBU.
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Figura 62: Remogao de 200 mg L™ de IBU e monitoramento da DBOs em funcéo da
concentragdo de ozdnio consumido. Utilizando 15,3 gm™e 150 L h™ de O3, sem ajuste
de pH.

Na Figura 63 esta apresentada a evolugao da razdo DBOs/DQO, assim como a
remocao do COD ao longo da ozonizagao da solugéo de ibuprofeno. O COD, apesar do
tempo de ozonizagdo ser alto, foi pouco removido, confirmando que o aumento da
biodegradabilidade esta associado a formacao de intermediarios menos recalcitrantes. A
razdo DBOs/DQO aumenta com a dosagem de ozénio, portanto a biodegradabilidade

aumentou.
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Figura 63: Evolucao da razao DBOs/DQO e da remogao de COD em fungéo da
concentragdo de 0zonio consumido para 200 mg L™ de IBU. Utilizando 15,3 gm™e 150 L
h™ de O,

Na Figura 64 esta apresentado uma avaliagdo do Nivel de Oxidagao Médio. Por
esses resultados pode-se concluir que a ozonizagao nao alterou muito o nivel de oxidagao
do ibuprofeno, visto que os valores, durante 1 hora de tratamento, ndo passaram do
primeiro nivel (valores menores que 0). Sendo assim, pode-se dizer que a ozonizagédo do
ibuprofeno leva a presenga de intermediarios de alta massa molar, que podem ainda

sofrer oxidagao.
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Figura 64: Monitoramento do Nivel de Oxidagdo Médio em fungao da concentragao de

oz6nio consumido para 200 mg L™ para IBU. Utilizando 15,3 gm™ e 150 L h™' de Os.

4.2.2.5.2. Reatores Zanh-Wellens

Para a avaliacao da biodegradabilidade também foram realizados testes utilizando
os reatores Zanh-Wellens. Os reatores foram alimentados igualmente com nutrientes e
lodo proveniente de uma ETE. As solugdes analisadas foram: solugdo contendo 200
mgIBU L, solugdo contendo 200 mgIBU L™ ozonizada por 1 hora e uma solugdo de

glicose (branco). Os resultados sdo apresentados da Figura 65.

Os testes de biodegradabilidade realizados com os reatores Zanh-Wellens
serviram para corroborar com os resultados obtidos nos testes de DBOs. Observou-se
uma remogao de 50 % do COD para a solu¢ao de IBU ozonizada (por 1 hora) em apenas
1 dia de contato com os microorganismos, e apds esse periodo se manteve oscilando em
torno de 70 %. Sendo assim, a solugdo ozonizada pode ser considerada como
parcialmente biodegradavel, porque apos 29 dias de ensaio 30 % do COD permaneceu
em solugao. Considerando os resultados obtidos nesse teste e nos obtidos pela razéo
DBOs/DQO, esse efluente pode ser considerado para um bom candidato ao tratamento

biolégico.
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No que diz respeito a avaliagcao da biodegradabilidade da solugdo de IBU sem pré-
tratamento, pelo teste com os reatores Zanh-Wellens, observou-se que a remogao da
matéria organica foi mais lenta, demorando até 6 dias para atingir 56 %. Esse valor se
mantém constante por aproximadamente 8 dias e depois sofre um aumento e chega a 80
% de remocédo de COD nos ultimos dias do teste. Baseado nesses resultados pode-se
concluir que apos certo periodo de adaptacdo da biomassa, a comunidade bacteriana
presente no lodo da ETE foi capaz de degradar a solugdo contendo ibuprofeno na sua

forma original.

Esses ensaios renderam informagbes muito importantes sobre a
biodegradabilidade do IBU, pois embora pelo teste simples de DBO tenha se observado
que o IBU nao é biodegradavel, pelos testes de longo prazo nos reatores Zanh-Wellens
observou-se que o lodo biolégico pode se adaptar e degradar o IBU. Esses resultados
estdo de acordo com os resultados do relatério final do projeto europeu POSEIDON, no
qual os autores observaram uma remocao de IBU de mais de 90 % pelo processo

bioldgico utilizando um lodo com idade maior que 5 dias.
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Figura 65: Remocao de COD em fungao do tempo nos ensaios utilizando os reatores

Zanh-Wellens.
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4.2.2.5.3. Avaliagao da toxicidade

A avaliagao da toxicidade aguda da solugéo contendo IBU e das solugbes de IBU
ozonizadas foi realizada pelo teste Microtox®. O teste fornece o valor de ECsg 15min, que € a
porcentagem de uma amostra diluida (v/v) que provoca 50 % de reducdo na
bioluminescéncia das bactérias em 15 min de contato. Na Figura 66 esta apresentada a
evolugao da toxicidade e da biodegradabilidade, representada pela razdo DBOs/DQO, de
uma solugao de IBU ozonizada durante 1 hora. Diferentemente da biodegradabilidade, a
toxicidade da solugdo somente comegou a diminuir a partir de 10 min de ozonizagao (que
corresponde a uma concentragéo de ozénio consumido de 0,574 g L), atingindo 50 %
para 45 min de ozonizagao (que corresponde a uma concentragdo de ozbénio consumido
de 1,721 g L™"). Assim, pode-se concluir que o tratamento com 0zdnio mostrou-se eficiente
na diminuicdo da toxicidade aguda de uma solugao de IBU. Observa-se que o aumento da
biodegradabilidade da solu¢ao contendo IBU € acompanhado pela redug¢ao da toxicidade,
portanto a ozonizacido pode ser considerada como um excelente processo para aumentar
a biodegradabilidade do IBU.
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Figura 66: Toxicidade aguda e biodegradabilidade de 200 mg L™ de IBU em fungéo da

concentragao de ozénio consumida. Utilizando 15,3 g m2e 150 L h”' de Os.
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4.2.2.6. Avaliacdo da combinag¢do do O3 com a radiacdo UV-vis (Os/UV-vis)
4.2.2.6.1. Fotdlise

Foram avaliados os efeitos da agdo da radiagdo UV-vis utilizando uma lampada de
Xe na degradacao do IBU. Para esse estudo foi utilizado um reator de 1,5 L de
capacidade, o qual foi alimentado com solugcdo de 200 mg L™ de IBU, sem ajuste prévio
do pH. O reator foi mantido a temperatura constante préximo a 25 °C. A solugao de IBU
circulava entre o reator principal e um reator tubular (0,078 L), localizado dentro de uma
Solarbox. Apdés 1 hora de experimento a concentracdo de IBU presente no meio
permaneceu inalterada, assim como a de COD. Esse resultado ja era esperado, uma vez
que o espectro de absorcédo do IBU exibe um pico maximo em 223 nm e mostra uma
baixa absorgdo na regido de comprimento de onda da lampada de Xe, sendo

aproximadamente 290-300 nm, conforme mostra a Figura 7.

4.2.2.6.2. Avaliagao do sistema O3/UV-vis

A incorporagao da radiagdo UV-vis no tratamento com ozbdnio tende a favorecer a
formacgéao dos radicais OH (Equacdes 32 e 33) devido a foto-decomposi¢gdo do 0zdnio que
leva a formacgao de peréxido de hidrogénio (H.O,). Esse perdoxido de hidrogénio reage
com o ozbnio formando os radicais OH, aumentando assim o poder oxidativo do
tratamento. A esse processo da-se o nome de ozonizagao fotocatalitica. A ozonizagao
fotocatalitica possui trés mecanismos distintos de formagéao de radicais OH e/ou oxidagao
do poluente: por UV-vis, ozénio e H,O,. No caso da degradagdo de uma solugao de IBU,
observou-se, conforme os resultados apresentados na Figura 67 e na Figura 68, que a
juncdo da radiacdo UV-vis a ozonizagdo nao contribuiu na remogao do IBU do meio
reacional. Esse comportamento poderia ser esperado, uma vez que parte do ozdnio
nesse pH se decompde em radicais OH. Assim, pode-se concluir que a quantidade de
radical OH proveniente da decomposicao do ozbnio ja era suficiente para a oxidagao do

IBU. No que diz respeito a mineralizagao, tampouco foi observado a sua remogao.
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Figura 67: Remocao de 200 mg L™ de IBU em funcdo do tempo de irradiagéo,
ozonizacdo e O3/UV-vis. Utilizando 15,3 g m>e 150 L h™ de Os.

142



1,2

18
X % <>A A A
X o
X <o
0,8 1 X % %
a
o
© 06 -
(]
o
o
041
027 X 03 A Uv-vis & O3/UV-vis
O T T T T T T 1
0 10 20 30 40 50 60 70

Tempo (min)

Figura 68: Remoc¢ao do COD em fungao do tempo de irradiagao, ozonizagéao e O3/UV-vis
de 200 mg L™ de IBU. Utilizando 15,3 g m2e 150 L h™" de Os.

No que diz respeito a biodegradabilidade das solugdes tratadas apdés 1 hora,
conforme resultados apresentados na Figura 69, é possivel observar que a radiacdo UV-
vis ndo aumentou o valor da DBOs. Isso corrobora com os resultados anteriormente

mostrados.

143



70 ~

60

50 -

40

30 -

DBOs (mgO2 L")

20

10 -

& o’ ° \@\5

9\9”

Figura 69: DBOs de 200 mg L™ de IBU ap6s 1 hora de tratamento com irradiagao,

ozonizagdo e O3/UV-vis. Volume do reator: 1,5 L, utilizando 15,3 gm>e 150 L h”" de Os.

4.2.2.7. Ozonizagdo combinada com H-O, (Oy/H,0,)

Geralmente, a reagao do ozbénio com compostos organicos pode ser classificada
como uma reacao direta entre o ozénio e o composto alvo e/ou uma reagcdo mediada por
radicais OH. As reacdes do o0zénio sdo adi¢cdes especificas a hidrocarbonetos insaturados
e reagdes de transferéncia de elétrons. Uma reacdo mediada por radicais OH comeca
pela geracdo dos radicais OH iniciada pela reacdo entre ions hidroxilas e o ozbnio de
acordo com as reagdes (Equagdes 8, 11 e 12) propostas por Staehelin & Hoigné (1982,
1985). Entretanto, em pH baixo, essas reagdes, via radical OH, sdo de pouco importancia
no que diz respeito a degradagdo do micropoluente. Uma possibilidade de aumentar a
concentragdo de radicais OH nas solugdes aquosas é a combinagao do ozénio com o
peroxido de hidrogénio. Entretanto, para que ocorra a reagdo do ozénio com o perdxido
de hidrogénio com consequente formagao de radicais OH, o peréxido de hidrogénio deve
estar na forma dissociada. O aumento do pH favorece a dissociacdo do peroxido de

hidrogénio. Logo, em pH baixo, a dissociagao do perdxido € muito pequena e ha formagao
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de pequena quantidade de radicais OH. Isso indica que, em pH acido, a oxidacédo pelo
processo O3/H,O, ocorre predominantemente via ozdnio molecular (Staehelin & Hoigné,
1982). Em pH neutro o 0zdnio encontra-se parcialmente como radical OH, em torno de 50

%, e os outros 50 % permanece como 0zdnio molecular.

Inicialmente foi avaliada somente a contribuicdo do H,O, na degradacdo do IBU
em solugdo. Para esse experimento foi utilizado H,O, na concentracdo de 0,80 g L
(razdo molar O3/H,0, 1:2) e a remogao maxima de IBU atingida, ap6s 1 hora de reacao,
foi de 40 %. Essa remocgao foi excelente, pois o potencial de oxidagdo do perdxido é

menor que o do ozdnio.

Para os experimentos com o processo O3/H,O, foram avaliadas trés relagbes
molares diferentes, duas relacionadas a concentracdo de IBU (H,O.:IBU = 0,269:1 e
0,1:1) e uma em relacdo ao Oz (O3:H,O, = 2:1). Na Figura 70 e na Figura 71 estédo
apresentadas as remocgdes de IBU e de COD. Observa-se que a adi¢ao de H,O, ao meio
reacional aumentou a velocidade de degradacédo do IBU, assim como contribuiu para a
remocao total do mesmo. Esses resultados eram esperados, uma vez que a remocao do
IBU quando se usou apenas perdxido, na concentragdo de 0,80 g L™, foi de 40 %,
portanto a remocgao alcancada no processo Os/H,O, foi devida a oxidacdo pelo ozdnio
somada a oxidacdo pelo peréxido. E importante mencionar que com 45 min de reacéo, no
ensaio em que 0,80 g L' de H,0O, foram empregados, a remogao de IBU ja havia
alcangcado 100 %. Sendo assim, pode-se concluir que a utilizacdo de perdxido de
hidrogénio, nessas condigdes, leva a uma diminuigdo no consumo de o0zdnio. Nao
deixando de comentar que com essa concentracdao de H,O,, no final do experimento
observou-se ainda a presenca do mesmo no meio reacional, caracterizando assim, um

excesso de reagente.
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Figura 70: Remogao de 200 mg L™ de IBU ao longo do tempo de reagdo com a adigdo de
H,0,. [IBU]o = 200 mg L™ e concentracdes de H,0, de 0,80 g L™ (-¢-), 0,003 g L™ (-A-),
0,009gL" (-m-)e 0,80 g L (-x-).

No que diz respeito a mineralizagdo da solugédo de IBU, os valores de remogéo de
COD obtidos com diferentes concentragdes de H,O, n&o variaram muito do valor obtido
para a ozonizagao somente, estando todos os valores em torno de 20 e 25 %. Foi
observada uma queda brusca no valor da concentragdo de COD nos minutos iniciais para
a razao 0,269:1 (H,0.:IBU), o que pode ser devido a baixa solubilidade de alguns
intermediarios formados que logo em seguida solubilizam novamente, visto que nos

minutos seguintes o valor do COD aumenta.
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Figura 71: Remocdo de COD em solucdes de 200 mg L™ de IBU em funcéo do tempo de
reacdo com adicdo de H,O,. Concentragdes de H,O, de 0,80 g L™ (-¢-), 0,003 g L™ (-A-),
0,009gL"(-m-)e0,80gL"(x-).

4.2.2.8. Ozonizagdo combinada com UV-vis e H,0O, (Oy/UV-vis/H,0,)

A juncao das trés técnicas de oxidacao: O3, UV-vis e H,0,, possibilita um aumento
no poder oxidativo do tratamento, visto que tanto a radiacdo UV-vis quanto o perdxido de
hidrogénio contribuem para uma maior formacado de radicais OH no meio reacional,
conforme descrito nas Equacgdes de 22 a 26. Para esse estudo foi utilizada a razao molar
H,0,:IBU (0,1:1), uma vez que foi constatado que apds 1 hora de reagdo entre 0 O; € 0
H,0O,, havia a presenca do peréxido de hidrogénio no meio reacional, confirmando um

excesso desse oxidante.

Com bases nos resultados, apresentados na Figura 72, é possivel concluir que a
radiagdo UV-vis contribuiu para um aumento na remogéo do IBU nos minutos inicias, mas

esse aumento nao se estendeu durante todo o tratamento, chegando a um valor final de
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remocao de IBU igual a 90 %, ndo muito diferente dos resultados obtidos para O; e

03/H,0,.
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Figura 72: Avaliacdo da juncdo dos processos oxidativos na remocgéo de 200 mg L™ de

IBU. Volume do reator = 1,5 L, utilizando 15,3 g m=>e 150 L h™' de O3, razdo molar
H,02:1BU (0,1:1) e 0,003 g L™ de H,0,.

radiacdo UV-vis para o processo O3/H,O, foi praticamente insignificante.

No que diz respeito a mineralizagdo, conforme Figura 73, a contribuicdo da
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Figura 73: Avaliacdo da jungdo dos processos oxidativos na mineralizagdo de 200 mg L™
de IBU. Volume do reator = 1,5 L, utilizando 15,3 g m™ e 150 L h™ de O3, razdo molar
H,02:1BU (0,1:1) e 0,003 g L™ de H,0,.

Uma comparacgao entre os valores da DBO das solugdes finais foi realizada para
se avaliar a biodegradabilidade das solu¢des. No caso das solugdes provenientes dos
estudos onde o H,O, foi utilizado, uma solugdo de sulfito de sddio foi adicionada para
remover o H,O; residual, visto que pode ser prejudicial as bactérias utilizadas no teste de
DBO. Sendo assim, foi realizado também um teste de DBO para uma solug¢ao de sulfito
de sbdio na mesma concentracao utilizada anteriormente (branco), de forma a se avaliar o
efeito do sulfito sobre as bactérias. Os resultados mostraram que o sulfito de sédio nao
inibiu a atividade bacteriana. Na Figura 74 estdo apresentados os resultados da DBOs
para os diferentes processos. Observa-se que a combinagao dos trés processos diminuiu
o valor da DBOs da solucéo final. Sendo assim, pode-se concluir que o acoplamento dos
trés processos ndo melhorou a qualidade da solugao tratada, visto que a variagdo na
remocao do IBU e na mineralizagao foi bastante pequena e o valor de DBOs final foi
menor do que o do tratamento com o0zbnio somente. Dessa forma nao seria vantajoso o

acoplamento do 0z6nio com os outros dois oxidantes.
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Figura 74: Avaliacdo da biodegradabilidade dos processos combinados para 200 mg L™
de IBU. Volume do reator = 1,5 L, Utilizando 15,3 g m=>e 150 L h™' de Os, razdo molar
H,O,:1BU (0,1:1) (0,003 g L-1 de H20,), tiragiacao = 1 h, sem ajuste de pH.

4.2.2.9. Ozonizagdo combinada com Fe(lll) e UV-vis (Oy/Fe(lll)/UV-vis)

A adicdo de ions de ferro (Fe** ou Fe?") tem sido citada na literatura como uma
forma de se acelerar o processo de oxidagao por Os/UV-vis de muito poluentes (Ruppert
et al., 1994; Abe & Tanaka, 1997, 1999) (Equacdes 41 a 44). Para esse estudo utilizou-se
concentragdo de ferro de 10 mg L. A avaliagéo dos resultados, apresentados na Figura
75, mostra que realmente houve uma melhora na degradagdo da solugdo de IBU,
chegando a atingir praticamente 100 % de remoc¢do. Esse valor até o momento so tinha
sido alcancgado pela técnica O3/H,0O, (2:1), onde uma alta concentragao de peréxido havia

sido utilizada.
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Figura 75: Avaliacao da adi¢ao de Fe(lll)/UV-vis a ozonizagao na degradacao de 200 mg
L de IBU. Utilizando 15,3 gm™ e 150 L h™ de O3, volume do reator = 1,5 L, tiragiagso = 1 h,

sem ajuste de pH.

No que diz respeito a mineralizagao, conforme Figura 76, também foi observado

um aumento na sua remog¢ao do carbono, chegando a atingir 40 %.
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Figura 76: Avaliagcdo da adicdo de Fe(l1)/UV-vis a ozonizagcdo de 200 mg L™ de IBU.
Volume do reator = 1,5 L, utilizando 15,3 g m® e 150 L h™ de Os, tiragiagso = 1 h, sem

ajuste de pH.

No caso do tratamento com Os/Fe(lll)/UV-vis, a pH livre, trés processos devem ser
considerados no aumento da eficiéncia do tratamento. Por um lado, as espécies Fe(lll)
sofrem um processo de foto-reducdo com a radiagao UV-vis, resultando em um aumento
da concentragao de Fe(ll) e de radicais OH de acordo com as Equacgao 32 (Safarzadeh-
Amiri et al., 1996; Mazellier et al., 1997).

Por outro lado, é considerado que o Fe(lll) aumenta o numero de radicais OH por
meio da reducdo do O; com o Fe®*, conforme Equacdes 42 e 43 (Ruppert et al., 1993;
Abe & Tanaka, 1999), similar ao mecanismo proposto para reagao de foto-Fenton. Além
do mais, a oxidacéo inicial dos poluentes orgéanicos gera intermediarios oxigenados, por
exemplo, intermediarios com grupo funcional carboxilico, que reagem com Fe(lll) e
formam complexos. Esses complexos sdo também foto-reativos e produzem CO,, radicais
organicos e ions ferrosos sob radiagao, conforme Equacdo 33, contribuindo para a
mineralizagdo desses poluentes sem a participagdo dos radicais OH (Safarzadeh-Amiri et
al., 1996; Abe & Tanaka, 1999).
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4.2.3. Comparacao dos Diferentes Processos na Degradacéo e Mineralizacdo
do IBU

Nesse item sdo comparados os resultados de remogédo e mineralizagdo obtidos
pelos diferentes tratamentos aplicados a uma solugado de IBU. A Figura 77 apresenta os
resultados obtidos para a remocao do ibuprofeno. Observa-se que nos minutos iniciais o
tratamento com O3/UV-vis/H,O, foi o que apresentou uma maior remogao no inicio da
reacdo, mas logo depois essa queda ja ndo se apresenta tdo acentuada. O tratamento
mais eficiente, em termos de remocao do ibuprofeno foi o O3/UV-vis/Fe(lll), que apds 1
hora de reagado alcangou uma remogao de 99,9 %. Sendo assim, pode-se concluir que a
contribuicdo do Fe(lll) para o sistema O3/UV-vis foi importante, uma vez que a remocéao

do IBU por O3/UV-vis ndo passou de 80 %.
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Figura 77: Comparacao entre os diferentes tratamentos utilizados na degradacao de 200
mgL™" de IBU. Utilizando 15,3 gm®e 150 L h™ de O3 e 0,003 g L™ de H,05, tiragiacao = 1 h,

volume do reator = 1,5 L, sem ajuste de pH.
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No que diz respeito a mineralizagdo da solucdo de IBU, os resultados
apresentados na Figura 78 mostram que o tratamento com O3/UV-vis/Fe(lll) foi o que

obteve a maior remogéo de matéria orgéanica.
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Figura 78: Comparacao entre os diferentes tratamentos utilizados na degradacgao de 200
mg L™ de IBU. Utilizando 15,3 gm® e 150 L h™" de O3 e 0,003 g L™ de H,03, tiragiacao = 1 h,

volume do reator = 1,5 L, sem ajuste de pH.

Para uma melhor conclusao a respeito de qual dos tratamentos empregados foi o
de maior eficiéncia na degradacdo de uma solugdo de 200 mg L™ de IBU, foi avaliada
também a biodegradabilidade das solugdes apdés 1 hora de tratamento. Para essa
avaliacao foi escolhido o parametro DBOs/COD. A avaliacido dos resultados, apresentados
na Figura 79, indica que a combinagdo Os/UV-vis/Fe(lll) foi a que se apresentou mais
eficiente, uma vez que esse tratamento possibilitou uma remogao quase que total do IBU,
assim como a maior mineralizagdo e maior biodegradabilidade. Sendo assim, conclui-se
que o melhor tratamento foi aquele que combina o poder oxidativo do ozénio molecular

junto com capacidade de geragao de radicais OH, um oxidante mais forte que o Oz, pelo
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sistema UV-vis/Fe(lll). Ndo esquecendo de comentar também que a presencga dos ions

Fe® no meio reacional favorece a formag&o dos radicais organicos.

09 -
08
Q07 -
E 06 -
S os
é y
o 04 -
o
O 03-
S 02
[a]
01 -
0
N S
J o}

Figura 79: Avaliacao da biodegradabilidade das solugées finais dos diferentes
tratamentos utilizados na degradacdo de 200 mg L™ de IBU. Utilizando 15,3 gm™ e 150 L
h™ de O3, € 0,003 g L™ de H,05, tiradiacao = 1 h, volume do reator = 1,5 L, sem ajuste de
pH.

4.2.4. Identificacdo dos Intermediarios e Mecanismos de Degradacéao

Um estudo de identificacdo dos produtos formados durante a ozonizacgdo foi
realizado com o objetivo de propor um mecanismo de degradacéao do IBU. A deteccéo e a
completa identificagdo dos intermediarios formados foram possiveis através de analises
de HPLC/EM-TOF. O sistema HPLC/EM-TOF é uma técnica analitica poderosa e suas
vantagens foram previamente apresentadas no item 4.1.4 (Pérez Estrada et al., 2005c;
Torre-Carbot et al., 2006). A composi¢cdo elementar correta pode ser determinada

principalmente pelo conhecimento da molécula original que esta sendo estudada e pelo
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mecanismo de oxidagdo que estd sendo empregado. Por meio desse procedimento 6
intermediarios principais, isto €, aqueles que apresentaram uma abundancia consideravel
puderam ser identificados, como mostra a Tabela 26. A ocorréncia de mais de 6 atomos
de carbonos em suas estruturas indica que eles originam da estrutura principal do

ibuprofeno com o seu anel aromatico preservado.

Tabela 26: Medidas exatas de massa obtidas através dos espectros HPLC/EM-TOF dos

produtos protonados identificados do ibuprofeno.

Tempo de Massa Massa
Erro em
Composto Retencgao Formula Calculada Esperada p DBE
mgL
(min) (m/z) (m/z)
D1 3,40 C13H4705 221,1183 221,1181 -0,9867 55
D2 3,40 C42H470 177,1284 177,1281 -2,1955 4,5
D3 3,40 C12H450 175,1128 175,127 -0,7927 55
D4 2,89 C11H4504 211,0975 211,0970 -2,7605 4,5
D5 2,89 C1oH1502 167,1077 167,1078 -1,5167 3,5
D6 2,89 CoHgO 133,0658 133,0656 -2,1687 55

Baseado nesses resultados, uma visdo geral do mecanismo de oxidagdo do
ibuprofeno pela ozonizagcdo é representado na Figura 80. Uma analise dos produtos
formados sugere que a oxidacdo do IBU pelo ozénio ocorre, em sua maior parte, pelo
ataque ao carbono carboxilico ou pela hidroxilagdo da estrutura principal do ibuprofeno. A
ocorréncia desses intermediarios corrobora com os resultados obtidos nas analises de
absorbancia a 254 nm, que indica um aumento na quantidade de compostos que

apresentam na sua estrutura ligacdes duplas conjugadas, conforme a Figura 54.
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Figura 80: Mecanismo proposto para a degradagao do ibuprofeno pela ozonizagao.

4.3. Naproxeno

4.3.1. Experimentos Prévios com O,

Um ensaio prévio foi realizado para se avaliar o efeito do borbulhamento de

oxigénio (“Stripping”) em uma amostra de 100 mg L de naproxeno (NPX). Para esse

ensaio utilizou-se um reator de 1 L, com fluxo de O, de 50 L h™ e sem controle da

temperatura e do pH, apenas o monitoramento. A avaliagdo dos resultados, apresentados

na Figura 81, mostra que apdés 1 hora de borbulhamento ndo ouve remogédo do NPX e

COT.
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Figura 81: Remogao de 100 mg L' de NPX e COT por borbulhamento de O,. Sem ajuste

de pH e controle de temperatura.

4.3.2. Ozonizacao do Naproxeno

Foram avaliados os efeitos das variagdes na concentragdo inicial de NPX, da
concentragcao do ozdnio na entrada do reator, do pH da amostra e da temperatura do
meio, durante 1 hora de ozonizagdo. Foram também avaliadas a biodegradabilidade e a

toxicidade da solugao de farmaco ao longo do tratamento com ozénio.

4.3.2.1. Influéncia da concentragéo inicial de NPX

Foram estudadas trés concentracdes distintas de NPX: 50, 100 e 200 mg L™
utilizando uma concentracdo de ozdnio de 8,7 g m™ e um fluxo de gas (O, e O3) de 50 L h°
' As solucdes foram mantidas em pH 7 por uma solugdo tampao fosfato e a temperatura
foi monitorada, estando em torno dos 22 - 24 °C. Observa-se na Figura 82 que a
degradacao do NPX nas trés concentracdes estudadas é bastante rapida, podendo atingir
100 % com apenas 10 min de ozonizagdo. Como base nesses resultados e com o intuito

de se trabalhar com concentracbes menores de farmaco, optou-se por realizar os demais
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experimentos com uma concentragdo de NPX de 100 mg L. Com essa concentragéo foi
possivel observar a remogao do NPX, ja que com 50 mg L™ a queda na concentragéo foi

muito rapida.

1,2
1 3 ¢ 200 mg/L o 100 mg/L x 50 mg/L
0,8 -

0,6 1

NPX / NPXo

04 4

0,2 1

0 1 Xy w x e X —X —X w X \
0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5
Dose de 0z6nio consumida (g L'1)

Figura 82: Remocdo de NPX em funcdo da dose de 0zbdnio consumida para solugbes

com diferentes concentragdes iniciais de NPX. Utilizando 8,7 gm™ e 50 L h™ de Os.

Na Figura 83 estao apresentados os resultados de remog¢ao do COT em fungao da
dose de ozb6nio consumida. Observa-se que o valor maximo de remocéao foi de 34% para
a menor concentracdo de NPX. Assim, pode-se concluir que a ozonizacido leva a
oxidagdo da molécula de NPX, mas a sua degradagdo completa levando a uma total

mineralizagao, ocorre mais lentamente.
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Figura 83: Remocgéo de COT em fungéo da dose de ozbnio consumida para solugdes

com diferentes concentragdes iniciais de NPX. Utilizando 8,7 gm™ e 50 L h™ de Os.

Outro parametro experimental importante no estudo da ozonizagao é o coeficiente
estequiométrico, que indica, aproximadamente, quantos moles de 0z6nio sdo necessarios
para degradar 1 mol de NPX. A determinagdo do coeficiente estequiométrico deve ser
realizada nos minutos iniciais de reagdo, de forma a garantir que o o0zdnio que entra no
reator estara sendo utilizado somente na oxidacdo do NPX e ndo dos intermediarios
formados. Foram realizados experimentos nas trés concentragbes estudadas de NPX e
com tempo de amostragem de 1 minuto. E possivel observa na Figura 84 que a partir de

100 mg L™ de NPX o valor do coeficiente estequiométrico esta em torno de 2,4.
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Figura 84: Determinacao do coeficiente estequiométrico da reagao entre o ozbénio e o
NPX. Utilizando 8,7 gm™ e 50 L h™" de O3, sem controle do pH.

Um outro ponto importante € o monitoramento da concentragdo de o0zbnio
consumido ao longo da ozonizagdo. Analisando os resultados apresentados na Figura 85
€ possivel observar que quanto menor a concentracdo do farmaco mais rapido o consumo
de ozobnio se torna constante. Tal comportamento era de se esperar. Quando a remogao
do NPX atingiu 100 % o consumo de ozénio passou a ser constante, sendo assim, o
ozbnio estava sendo empregado a uma taxa constante na oxidagdo dos produtos de

degradacao do NPX.
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Figura 85: Concentragédo de ozbénio consumido em fungédo do tempo para solugdes com
diferentes concentragdes iniciais de NPX. Utilizando 8,7 g m3e50L h'de Os., sem

controle do pH.

4.3.2.2. Efeito da concentragdo de ozdbnio

Analisando os resultados anteriores (Figura 82) foi possivel observar que a
remocao total do NPX foi atingida em poucos minutos. Na Figura 86 estao apresentados
os resultados para a remogao e mineralizacdo do NPX utilizando-se duas concentracdes
de ozb6nio no gas da entrada do reator. Observa-se que o aumento da dose de ozbnio
aplicada leva a um aumento na mineralizacdo, de aproximadamente 10 %, nos 15 min
finais de reacdo. Esses resultados ja eram esperados, no entanto, esses dados
corroboram com os obtidos na Figura 83, ou seja, a mineralizagdo do NPX ¢é lenta. Esses
resultados sdo de extrema importancia, pois mostram que os intermediarios que estao

sendo formados sao de dificil degradagao pelo ozbnio.
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Figura 86: Remogao e mineralizacdo de 100 mg L™ de NPX em fungao do tempo de
ozonizagao com diferentes concentragdes de ozbénio na entrada do reator. Utilizando 8,7

gm?e50L h" de O3, sem controle do pH.

4.3.2.3. Influéncia do pH

E sabido da literatura que o pH do meio reacional é uma variavel importante na
determinacido da cinética e no mecanismo da reacdo de ozonizagdo. Os dois agentes
oxidantes envolvidos nesse processo, atuam de forma diferente no processo de
ozonizagao. O ozonio molecular € um oxidante seletivo, enquanto que o radical OH nao o
€, além de ser muito importante para a oxidacdo dos compostos que apresentam uma
maior resisténcia a oxidagao pelo ozbénio. O pH do meio afeta essa acdo dupla do ozénio
sobre a matéria organica, que pode ser direta (0zdnio molecular) ou indireta (via
radicalar). Como comentado anteriormente, esses mecanismos diferentes de reacdo
conduzem a diferentes produtos de oxidacdo e sao controlados por modelos cinéticos
diferentes. Em pH baixo, o 0zbnio se encontra na forma de ozénio molecular e reage
principalmente com compostos que apresentam grupos funcionais especificos por meio

de reacbes seletivas, como adi¢des eletrofilicas, nucleofilicas ou dipolo (exemplo de
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mecanismo direto). Por outro lado, em condi¢des de pH basico, o 0zbnio se decompde
gerando radicais OH, que sao espécies fortemente oxidantes que reagem de forma nao
seletiva com uma grande gama de compostos orgénicos e inorganicos em agua (exemplo
de reacao indireta). Normalmente, em condigbes &acidas (pH <4) a reagdo direta
predomina. Na faixa de pH entre 4 e 9 as duas formas de reacao estdo presentes, e em

condigbes basicas (pH >9) a reacao indireta prevalece (Staehelin & Hoigné, 1982).

Os primeiros experimentos foram realizados em pH 7, 11 e sem ajuste (~6,5). Nao
foi possivel avaliar os efeitos da ozonizagdo do NPX em pH acido, devido ao fato que o
NPX precipita nesse pH, pois apresenta pKa 4,2 (Fillet et al., 1998). Segundo a Figura 87,
observa-se que nos trés casos o NPX foi totalmente degradado em apenas 30 min de
oxidagdo. Observou-se que em pH 7 e livre a remocao foi mais rapida, quando
comparada ao pH 11. Avaliando os resultados é possivel concluir que o NPX é
efetivamente degradado pelo ozénio, provavelmente devido a presenca de ligacdes
duplas na sua molécula. Tais ligagdes sao de facil oxidacao pelo ozbnio. Observou-se que

a oxidagéo via radical OH é mais lenta para o NPX.
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Figura 87: Remogao de 100 mg L' de NPX em funcdo da dose de 0z6nio consumida em
diferentes pH. Utilizando 8,7 g m®e 50 L h™ de Os.
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No que diz respeito a mineralizagao, observa-se na Figura 88 que em pH 11 a
remocgao foi maior, atingindo 20 % apés 1 h de reagdo. Observa-se também, que nao
existiu uma diferenga muito grande entre a mineralizagdo a pH 7 e livre. Como na Figura
87 observou-se que a remocgao do NPX foi menor no pH 11, pode-se concluir que a
mineralizacado esta acontecendo pela degradacgao dos intermediarios formados no pH 11,

ou seja, os intermediarios formados sdo mais susceptiveis a degradacgao pelo radical OH.
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Figura 88: Mineralizagdo de 100 mg L' de NPX em funcgéo da dose de 0zénio consumida
a diferentes pH. Utilizando 8,7 gm®e 50 L h™" de Os.

Usualmente se utiliza um capturador de radicais OH para inibir a degradagéo de
um contaminante pela via radicalar. Assim, é possivel se avaliar a contribuicao de cada
um dos oxidantes (ozénio molecular e radicais OH) na remogéo do contaminante. Para
esse estudo o alcool terc-butanol foi escolhido como o capturador de radicais OH (3 mmol
L™). O terc-butanol é um dos seqiiestradores mais fortes utilizado para evitar a reac&o via
radical OH na degradacao de uma substancia organica. A constante de reagédo do t-
butanol com o radical OH é 6 x 10® (mol L") s (Buxton et al., 1988) e 3 x 10 (mol L)
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s com o ozénio (Hoigné & Bader, 1983b). Na Figura 89 observa-se claramente a

contribuicdo dos radicais OH na remocado do NPX em pH 7 e a Tabela 27 apresenta os
valores de moles de NPX removidos por tempo, nos dois casos. Conclui-se que, nessas
condigbes experimentais, os radicais OH contribuem em quase 50 % na degradagao do
NPX.

Tabela 27: Taxa de remogao de NPX, na presenca e auséncia de t-BuOH.

t-BuOH (3 mmol L™) MmOl emovido L S
presenca 0,0255
auséncia 0,0429
1,2 1
10 # © com t-BuOH m sem t-BuOH
>2 0,8 -
Z
; 0,6 o
o
Z 04
o
0,2 .
0,0 PR _— B - |
0 0,1 0,2 0,3 04 0,5

Dose de ozénio consumida (g L'1)

Figura 89: Remogao de 100 mg L™ de NPX em fungéo da dose de ozdnio
consumido na presenca e auséncia de t-butanol. Utilizando 8,7 g m3e50Lh"de O, [t-
BuOH] = 3 mmol L™.
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4.3.2.4. Efeito da temperatura

Na avaliacado da influéncia da temperatura na oxidagdo do NPX por ozénio foram
empregadas 4 temperaturas distintas, variando entre 15 e 45 °C. Na Figura 90 estgao
apresentados os resultados obtidos e observa-se que nessa faixa de temperatura nao

houve alteragcdo na remog¢éo de NPX e nem mesmo de sua mineralizagao.
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Figura 90: Influéncia da temperatura na remogao e na mineralizacdo de 100 mg L™ de
NPX. Utilizando 8,7 gm™ e 50 L h™" de O3, sem controle do pH..

4.3.2.5. Determinagao da constante cinética
Para a determinacdo da constante cinética de reagao entre o NPX e o ozbnio
molecular foi avaliada, primeiramente, a remocdo do NPX em trés pH distintos, proximos

ao pH neutro. Os resultados, mostrados na Figura 91, provam que em torno do pH 7 a

taxa de degradagdo do NPX é praticamente constante. A partir desses resultados foi
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possivel se determinar a constante cinética de pseudo-primeira ordem, descritas na
Tabela 28.
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Figura 91: Remocao de 100 mg L™ de NPX em trés pH distintos. Utilizando 8,7 g m™ e 50
L h™ de O3, [t-BuOH] = 10 mM.

Tabela 28: Constante cinética de pseudo-primeira ordem para o NPX em diferentes pH.

pH ka (s7)
3,5x10”
3,0x10°
24x10°

Na determinagado da constante cinética de segunda ordem foi utilizado o mesmo
meétodo utilizado para o diclofenaco, o método de competicdo empregando como
composto referéncia o fenol, em uma razao molar 1:1 em relagdo ao NPX. Para ter uma
maior confianga no valor da constante encontrado foram realizados trés experimentos.
Observa-se na Figura 92 que os resultados apresentam uma excelente reprodutibilidade.

Sabendo que o valor da constante de segunda ordem para o fenol, em pH 7 é 1,76 x 10°
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(mol L™ s foi possivel determinar uma constante de 1,024 + 0,03 x 10° (mol L) s™
para o NPX. Esse valor se encontra uma ordem de grandeza maior do que o valor

determinado por Huber et al. (2005), que foi de aproximadamente 5 x 10° (mol L™")" s™.

0,7 1 y = 0,5988x y = 0,5806x y = 0,5663x
R*=0,9978 R?=0,9952 R%=0,9933

0,6 -

In[(NPX)/(NPX)o]

O T T T T 1
0 0,2 0,4 0,6 0,8 1

In[(FeOH)/(FeOH),]

Figura 92: Remocao de 100 mg L™ de NPX em pH 7. Utilizando 8,7 g m2e 50 L h™ de O,
0,0817 g L' de fenol e 10 mmol L™ de t-BuOH.

4.3.2.6. Avaliacdo da biodegradabilidade e da toxicidade

A determinacdo da biodegradabilidade assim como da toxicidade da amostra antes
€ apos o tratamento com ozénio é uma informacgao importante na avaliacdo do tratamento
empregado. Para avaliar a biodegradabilidade foram determinadas as DBOs e realizando-
se testes utilizando-se os reatores biolégicos e a toxicidade foi avaliada pelo teste

Microtox®.

4.3.2.6.1. Razées DBO/DQO e DQO/COT

Primeiramente foi realizada a avaliagao da biodegrabilidade de uma solugéo de

NPX de 100 mg L™ e os resultados de DBOs indicam que a solugcdo de NPX apresenta
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baixissima biodegradabilidade (1,4 mgO, L™). Esses resultados estdo de acordo com os

relatados no relatério final do projeto europeu POSEIDON.

Na Figura 93 estd apresentado o monitoramento da DBOs e do COT ao longo de 1
h de ozonizagdo. Observou-se que apesar da remogao do COT ser bastante pequena,

nao ultrapassando 10 %, a DBOs apresentou um aumento consideravel em seu valor.
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Figura 93: Avaliacdo da DBOs e da mineralizacdo de 100 mg L™ de NPX versus a dose

de 0zbnio consumida. Utilizando 8,7 g m=e 50 L h'de Oz, sem controle do pH.

Na Figura 94 esta apresentada a evolugao da relacdo DBOs/DQO e observa-se um
aumento constante em seu valor, indicando que a ozonizagdo pode ser uma técnica

adequada no tratamento de agua contaminadas por NPX.
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Figura 94: Avaliagdo da biodegradabilidade durante a ozonizagéo de 100 g L™ de NPX.
Utilizando 8,7 g m> e 50 L h™ de O3, sem controle do pH..

4.3.2.6.2. Reatores biologicos aerdbios

De forma a se obter mais informacdes a respeito da biodegradabilidade das
solugdes de NPX antes e apds o tratamento com o 0zbnio, reatores biolégicos aerdbios
semelhantes aos reatores Zahn-Wellens foram montados € monitorados por 31 dias. As
diferencas entre esses reatores e os Zahn-Wellens esta no volume final, nesse caso foi
utilizado 1 L e na concentragdo dos microorganismos (0,20 g L ™). Mas, no que diz
respeito aos nutrientes ndo ocorreu nenhuma mudanca. Para esses testes foram

monitorados 6 reatores, os quais estao divididos conforme descrito na Tabela 29.
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Tabela 29: Distribuigdo dos reatores biolégicos aerdbios para o NPX.

COD inicial
Reator Conteudo
(mg L)

R1 100 mg NPX L™, 8,7 gm~de O3, Q0s =50 L h” 59,1

100 mg NPX L', 87gm?>de O3, Q0s=50L h" + 3810
R2 glicose + glutdmico
R3 200 mg NPX L™, 11,5gm?>de 05, Q0; =50 L h” 120,7

200 mg NPX L™, 11,5gm?, de O3, Qo; =50 L h” 4370
R4 + glicose + glutamico
R5 200 mg NPX L™ 117,3
R6 Glicose + glutamico 360,0

Na Figura 95 esta apresentada uma comparagao entre os resultados obtidos para
os reatores R1 e R2. Lembrando que a remogao de COD pelo o tratamento com ozbénio
foi de apenas 10 %. A combinagdo da amostra ozonizada com a solugédo de
glicose/glutdmico serviu para se avaliar se na presenca de um composto de facil
degradacgao pelos microorganismos a degradacao da solugcado de NPX iria ser prejudicada
ou ndo. Observa-se na Figura 95 que para o reator R2 em menos de 48 h a remogao do
COD atingiu 84 %, restando em solugao praticamente o COD referente a solugdo de NPX
ozonizada. A partir desse ponto a remogao do COD manteve-se constante e muito lenta
(<10 %), atingindo um valor de COD praticamente igual ao valor alcang¢ado pelo reator R1.
Em relacido a remocao do COD da amostra de NPX ozonizada a remocéo foi de 66 % em
relagdo ao valor inicial. Pode-se concluir que na presenga de matéria organica mais
biodegradavel os microorganismos existentes no meio dao preferéncia a metabolizar essa
matéria organica a metabolizar a parcela proveniente da solugdo de NPX. Outra
conclusdo que se pode tirar € que na concentragdo de NPX empregada a remocao
atingida apés os 31 dias de ensaio foi relativamente alta. Pode-se considerar que apds

100 horas de teste houve praticamente o consumo de toda matéria organica presente.
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Figura 95: Monitoramento do COD nos reatores bioldgicos aerébios R1 e R2 durante 31
dias. Para 100 mg L™ de NPX, utilizando 8,7 gm™ e 50 L h™" de O3, sem controle do pH.

Na Figura 96 estdo apresentados os resultados obtidos para os reatores R3, R4 e
R5. Observou-se o0 mesmo comportamento dos reatores R1 e R2, onde a parcela de
matéria organica mais biodegradavel € consumida primeiramente pelos microrganismos
existentes no meio. Na Figura 96 esta representada também a remo¢do do COD de uma
amostra de 200 mg L™ de NPX sem tratamento prévio com ozdnio e observou-se que
apos 14 dias a remocgéo de COD atingiu valores de 88 %, valor esse maior que a remogao
atingida nos outros dois reatores que continham solugbes de NPX ozonizadas. Pode-se
atribuir esses resultados a uma possivel adaptagao dos microrganismos. Observa-se um
aumento no valor de COD nas horas iniciais de contanto entre os microrganismos e a
solugdo de NPX, esse comportamento pode ser atribuido a morte de alguns
microrganismos devido ao contato direto com a solugdo de NPX, ou seja, material
intracelular pode ter passado para fora das células, ou mesmo uma desagregacao dos

flocos.

173



400 - x NPX ozonizado s NPX ozonizado + glicose a NPX

coD (mg L™

X w a8 A,

TR XX mgpgmmy % B % . -
50 A A X
ABD A A A @ A

0 T T T T T T T T T T T T T T 1
0 50 100 150 200 250 300 350 400 450 500 550 600 650 700 750

Tempo (min)

Figura 96: Monitoramento do COD nos reatores biolodgicos aerébicos R3, R4 e R2
durante 31 dias. Para 200 mg L' de NPX, utilizando 8,7 gm™ e 50 L h™' de O3, sem

controle do pH.

4.3.2.6.3. Avaliagao da toxicidade

Para a avaliagdo da toxicidade aguda foi utilizado o teste Microtox® empregando a
bactéria luminescente Vibrio fischeri. O teste fornece o valor de ECs1smin, quUe € a
porcentagem de uma amostra diluida (v/v) que provoca 50% de redugdo na
bioluminescéncia das bactérias em 15 min de contato. Na avaliagao da toxicidade de uma
solugdo original contendo 100 mg NPX L' nao observou-se efeitos toxicos frente a
bactéria utilizada. Esse resultado esta em acordo com Cleuvers et al. (2004) que
determinou as concentragdes de naproxeno que causariam a morte de 50% dos
organismos testes (Daphnia e alga D. subspicatus), nesse caso 166,3 e 625,5 mg L™ para
Daphnia e alga, respectivamente. Na Figura 97 estdo apresentados os valores de ECsg
15min Pa@ra amostras coletadas ao longo de 1 h de ozonizagdo. Observou-se que ao longo
da reacao foram formados produtos que apresentaram um carater téxico e que apds 1h

de ozonizagdo a toxicidade final da solugdo diminuiu. Esse mesmo comportamento foi
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observado por Isidori et al. (2005) utilizando como organismos teste rotiferos e
microcrustaceos e por Brigante et al. (2004) utilizando com organismos teste a bactéria

Vibrio fischeri e o microcrustaceo Daphnia magna.
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Figura 97: Avaliacdo da toxicidade de uma solugcdo de 100 mg L™ de NPX ozonizada.
Utilizando 8,7 g m® e 50 L h™ de O3, sem controle do pH.

Fazendo-se um balancgo final sobre a qualidade da solugdo de NPX ozonizada,
pode-se concluir que a ozonizagdo promoveu o aumento da biodegradabilidade, portanto
0 aumento de toxicidade observado n&o influenciou negativamente nos ensaios

bioldgicos.
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5. CONCLUSOES

Com base nos resultados obtidos é possivel concluir que a ozonizagao, assim
como sua combinagdo com outros oxidantes, se mostrou eficiente na remogao dos trés

antiinflamatérios estudados em solugédo aquosa.

Em 30 minutos de reagdo, a ozonizagdo promoveu quase que totalmente a
remogdo de 200 mg L™ de diclofenaco (99,3 %), utilizando uma dose de 0,43 g L™ de
ozénio. A constante de reacdo em pH 7 foi de 1,19 x 10*® (mol L)' s™", sendo 100 vezes
mais reativo em pH 6 e 7 do que em pH 5. Apesar da pequena mineralizacdo observada
nas condigbes estudadas, aproximadamente 56 % de ions cloretos e 27 % de ions
amonio (em quantidades estequiométricas) foram liberados em meio aquoso, ao longo da
degradacdo do DCF. A ozonizacdo da solugdo de DCF melhorou o indice de
biodegradabilidade (de ~zero para 0,19) e reduziu moderadamente a toxicidade da
solugdo de intermediarios formada. Além do mais, a solu¢do final ndo apresentou
nenhuma inibicdo na atividade da comunidade bacteriana presente no lodo bioloégico. A
utilizacdo de técnicas avangadas de cromatografia acoplada a espectrometria de massa

possibilitou a identificacdo de 18 intermediarios.

No que diz respeito & remocdo de ibuprofeno em solugdo aquosa (200 mg L),
somente a combinacdo de alta dose de oz6nio (2,3 g L") com sais de ferro e radiagido UV
possibilitou uma completa degradacao desse farmaco. Em nenhuma das combinagdes
estudadas foi possivel obter altos valores de mineralizagcédo. Entretanto, o monitoramento
da razao DBOs/DQO, ao longo dos ensaios experimentais, mostrou que a ozonizagao,
assim como, algumas de suas combinagdes levaram a um incremento na
biodegradabilidade da solugdo ao longo do tratamento. Foi possivel a identificacao de 6

intermediarios.

A completa degradacdo de naproxeno em solucdo aquosa (100 mg L) foi obtida
em menos de 5 minutos de ozonizagdo. Apesar da rapidez na degradagdo da molécula
inicial de NPX, baixos valores de mineralizagdo (~10 %) foram atingidos apds 60 minutos
de ozonizagdo. No entanto, os testes de biodegradabilidade (DBOs/DQO), realizados ao

longo do processo de ozonizagdo, apresentaram um aumento substancial no indice de
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biodegradabilidade (de 0,02 a 0,25). No que diz respeito a avaliagdo da toxicidade, nao

foram observados efeitos toxicos frente a bactéria utilizada nos testes.
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6. RECOMENDAGOES PARA TRABALHOS POSTERIORES

Como recomendacao para trabalhos posteriores, tem-se:

e Avaliar o emprego de menores doses de 0zbnio na degradagao do diclofenaco e

do naproxeno;

¢ Monitoramento dos intermediarios formados ao longo do tratamento empregado;

e Estudar os efeitos individuais de cada intermediario sobre a comunidade

bacteriana, de forma a se conhecer a contribuicido de cada um deles;

o Avaliar os efeitos ecotdxicos causados por diferentes concentracbes dos AINE,
assim como da solugao final apds o tratamento, sobre diferentes organismos
aquaticos e terrestres. De forma a se obter maiores informacdées sobre o
sinergismo e efeitos adicionais, metabolismo, dispersdo, e bioacumulagdo nos

organismos.
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