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DEGRADACAO DA LEVOFLOXACINA VIA PROCESSOS OXIDATIVOS
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Vitor Jorge Pais Vilar
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O presente estudo investiga o uso de complexos fotoativos de ferrioxalato como
estratégia para conduzir uma reacdo de foto-Fenton em condi¢Bes proximas de pH
neutro, aplicado a oxidacdo do antibidtico levofloxacina (LEV) em agua pura e em
aguas residuais urbanas fortificadas com LEV apds tratamento secundario. Foi
investigado também o uso do processo H,O,/UVC, para promover o tratamento de
aguas residuais urbanas fortificadas com LEV. A capacidade de oxidacdo da reacédo
foto-Fenton solar mediada por complexos de ferrioxalato foi avaliada em diferentes
valores de pH (3,0 a 6,0) utilizando baixas concentracdes de ferro (1,0 e 2,0 mg de Fe**
LY. Além disso, a eficiéncia do processo foi avaliada em funcdo da concentracdo de
LEV (2-20 mg L), relacdo molar ferro/oxalato (1:3, 1:6 e 1:9), temperatura (15-45 °C),
irradiacdo UVA (27,8-59,9 Wyy m™), presenca de fons inorganicos (CI', SO,*, HCOg,
NH,;") e sequestradores de radicais (azida de sodio, cido hiimico e D-manitol), e tipo de
ligante orgénico (oxalato, citrato e malato). A eficiéncia da reacdo foto-Fenton na
degradacdo de LEV em solugdo aquosa, considerandos as condi¢Ges operacionais
Otimas obtidas a escala laboratorial, foi também avaliada numa instalagdo piloto com
coletores parabolicos compostos. A eficiéncia do processo H,0,/UVC foi avaliada em

funcdo da concentracgdo inicial de H,O,, diferentes lampadas e presenca de ions férricos.

vii



Abstract of Thesis presented to COPPE/UFRJ as a partial fulfillment of the
requirements for the degree of Doctor of Science (D.Sc.)

DEGRADATION OF LEVOFLOXACIN BY ADVANCED OXIDATION PROCESS
— SOLAR PHOTO-FENTON MEDIATED BY FERRIOXALATE COMPLEX AND
H,0,/UVC

André Almeida Nogueira
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The present study investigates the use of photoactive complexes of ferrioxalate as a
strategy to conduct a photo-Fenton reaction at conditions close to neutral pH, applied to
the oxidation of the antibiotic levofloxacin (LEV) in pure water and in LEV-fortified
urban wastewater after secondary treatment. The use of the H,O,/UVC process was also
investigated to promote the treatment of LEV-fortified urban wastewater. The oxidation
capacity of the ferrioxalate complex-mediated solar photo-Fenton reaction was
evaluated at different pH values (3.0 to 6.0) using low iron concentrations (1.0 and 2.0
mg Fe** L™Y). In addition, the process efficiency was evaluated as a function of LEV
concentration (2-20 mg L™), iron/oxalate molar ratio (1:3, 1:6 and 1:9), temperature
(15-45 °C), UVA irradiation (27.8-59.9 Wyy m™), presence of inorganic ions (CI', SO4*
, HCO%*, NH,") and radical scavengers (sodium azide, humic acid and D-mannitol),
organic ligants (oxalate, citrate and malate). The efficiency of the photo-Fenton reaction
in the degradation of LEV in aqueous solution, considering the optimal operating
conditions obtained at the laboratory scale, was also evaluated in a pilot installation
with composite parabolic collectors. The efficiency of the H,0,/UVC process was
evaluated as a function of the initial concentration of H,O,, different lamps and the

presence of ferric ions.
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ferro:ligante

1:1). Simbolo aberto: complexos de ferro-ligante, simbolo meio

ferro:ligante
fechado: complexos entre ferro e LEV e simbolos fechados: complexos de ferro e
hidroxido. . (—m—) Fe**, (-@ ) FEOH*, ( A ) Fe(OH),",(-¥) Fex(OH),*", ( ¢ )
Fe(OH)3(q), (—4) Fe(OH)4, () Fes(OH)s>*, (@) FE(OH)s3(s), () FeHLEV®, (
~-) FeHy(LEV),*, (-A-) FeH3(LEV)s*, (-7-) FeH,(LEV)s*, (-»-) FEH(LEV);",
(—<¢) Fe(LEV)3;, (D) FeLEV#, (o) FeH(LEV)22+, (—*) Fe(LEV),", (o)
FEOH(LEV),, ( ) FeCOs, ( =) Fe(C04)y, (2 ) Fe(C0s)s°, (V)
FeHC,0.%, () Fe(MAL),, (-O-) Fe(MAL)*, (=) Fe(CIT), (©O) FeH(CIT)", (&)
FeOH(CIT)". ([LEV]o = 20 mg L, [Ferro total] = 3,58x102 mM (2 mg L), T =
25°C). A forca ibnica foi calculada automaticamente pelo programa MINEQL+ [124]
usando as constantes de equilibrio da Tabela 4.2..........ccccovevveiiiieieccecee e, 86
Figura 5.17. Concentracdo de &cidos carboxilicos durante as reacfes de oxidagdo da

levofloxacina utilizando diferentes ligantes(Oxalato, Citrato e Malato). () acido
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1. INTRODUCAO

A sociedade contemporanea se caracteriza por um rapido crescimento populacional,
atrelado ao desenvolvimento das cidades e uma consequente demanda por recursos. A
preocupacdo com os impactos causados no meio ambiente por esse desenvolvimento é
cada vez mais rapido, ja serve, ha muitos anos, como base para estudos e pesquisas que
visam a remediacdo ou o equilibrio entre o desenvolvimento e 0 meio ambiente.
Pesquisas envolvendo a presenca de PCBs (bifenilas policloradas), dioxinas, pesticidas,
entre outros contaminantes recalcitrantes em aguas residuais tiveram e ainda tém grande
importancia para a preservacao e remediacdo dos corpos receptores e da biota existente
Nos Mesmos.

Com a evolucéo das técnicas analiticas € possivel detectar substancias em concentracdes
residuais presentes em matrizes diversas, trazendo um foco de investigacdo ambiental
diferente, estendendo para além dos poluentes ambientais classicos. Através deste
avanco, foi possivel detectar substancias presentes na agua, que antes nao era possivel,
substancias em nivel de micro e nanograma. Emergindo a partir disso, pesquisas
envolvendo residuos farmacéuticos e produtos de uso pessoal, alguns associados a
irritacbes cutaneas, desregulacdo enddcrina e alguns deles considerados carcinogénicos
e toxicos vem sendo desenvolvidas. Esses poluentes sdo classificados como
micropoluentes [1].

Embora o nimero de estudos que demonstrem os efeitos ambientais dos PPCP
(farmacos e produtos de cuidado pessoal) e de outros poluentes polares em
concentragOes residuais seja escasso até 0 momento, pode-se esperar que, futuramente
mais efeitos adversos no meio ambiente relacionado com a presenca de PPCP serdo

identificados, uma vez que 0s métodos de avaliacdo do impacto e os procedimentos de



avaliacdo existentes sempre sofrem o efeito de desenvolvimento e/ou modificagéo [2].
De maneira geral, os diversos contaminantes emergentes sdo substancias associadas a
indGstria, a agricultura e ao consumo, diretamente relacionados ao aumento
populacional [3].

Muitos destes contaminantes, principalmente os farmacos, entram usualmente no
sistema de esgoto sanitario por meio de excre¢des humanas, visto que nao séo
totalmente metabolizados durante o uso terapéutico [4]. Na década de 70, ja existiam
pesquisas que atentavam para a presenca de farmacos em ambientes aquaticos [5, 6]. O
uso de farmacos na atividade pecuéria contribui, também, para a sua introducdo no meio
ambiente, como resultado de processos de manufatura, disposicao irregular ou excregéo
metabdlica. Dessa forma, esses compostos sdo continuamente langados no ambiente e,
considerando sua caracteristica recalcitrante (dificil remocdo/degradacdo), sdo
considerados pseudopersistentes [7].

Os antibidticos sdo micropoluentes que estdo em evidéncia no momento,
principalmente devido a questdo da resisténcia de bactérias aos antibioticos mais fortes
conhecidos atualmente. A OMS (Organizacdo Mundial da Saude), em seu relatorio
“Resisténcia antimicrobiana - Relatorio Global de Vigilancia”, de 2014, classifica essa
resisténcia como uma das maiores ameacas global do século 21. Fazendo ainda
prognasticos preocupantes, em que alega que caso ndao haja uma mudanca brusca nos
rumos, uma era pos-antibidtica, na qual infeccdes comuns e pequenas lesdes poderdo
matar, se tornaria uma possibilidade muito real para o século 21 [8].

Assim como a maioria dos farmacos, o que tem impulsionado esse problema esta
relacionado com duas principais areas: uso humano sem prescricdo médica (auto
medicacdo) e, principalmente, o uso generalizado do mesmo como agente profilatico em

animais.



O Center for Disease Dynamics, Economics & Policy publicou recentemente o The
State of the World's Antibiotics (2015), um artigo no qual revela tais problemas
relacionados com o uso indiscriminado de antibidticos [9].

O uso indiscriminado de antibidticos € um grande problema, principalmente, em
paises em desenvolvimento, onde os cidaddos podem comprar antibi6ticos sem receita
médica. Esta situacdo pode resultar em uso excessivo desses medicamentos, uso de
doses ndo Gtimas e interrupcdo do curso do tratamento antes da hora, todas essas
situacbes favorecem o0 surgimento de resisténcia antimicrobiana. Igualmente
problemético, como um fator que pode promover a resisténcia aos antibiéticos, é o0 uso
de agentes antimicrobianos como substituto de boas normas de higiene. Esta &€ uma
questdo particularmente sensivel em hospitais onde a combinacao de uma alta densidade
de pacientes, a facil circulacdo de patdgenos e normas de higiene sub6tima podem ser
explosivas para surtos de doengas causadas por bactérias resistentes ao tratamento
antimicrobiano [9].

Do mesmo modo, 0 uso de antibi6ticos no auxilio na criacdo de animais é reconhecido
como uma causa relevante para o aumento da resisténcia antimicrobiana nos ultimos
anos. Os animais sdo frequentemente alojados em grande nimero e em espagos
limitados com mas condi¢fes de higiene. Os antibi6ticos sdo utilizados como agentes
profilaticos em alimentos e agua durante toda a vida do animal. O uso de antibi6ticos
em baixas doses, neste contexto, ndo tem justificativa veterinaria, mas é uma pratica
difundida para superar problemas ligados a superlotacdo e a ma higiene [9].

A proibicéo dos antibidticos como auxiliar na criagdo de animais foi introduzida pela
Unido Européia ha mais ou menos uma década e ndo causou danos econdmicos
substanciais aos agricultores, especialmente quando estes ja tinham boas normas de

higiene. Embora poucos paises tenham seguido este exemplo, a situacdo pode mudar



muito em breve: a Califoérnia foi o primeiro estado dos EUA a aprovar uma lei
semelhante (outubro de 2015), que proibe o uso de antibidticos para promover o
crescimento de animais. Ha esperanca de que a mesma legislacdo seja aprovada por
outros estados dos EUA, o pais com o maior consumo de antibi6ticos no mundo, 80%
dos quais sdo usados para animais [9]. Além disso, a proibicdo do uso de antibi6ticos
como promotores de crescimento na pecuaria serd crucial nos paises em
desenvolvimento que sdo os principais produtores de carne, ovos e peixes, coOmo a
China, a India, a Africa do Sul e o Brasil, onde atualmente o controle sobre o uso de
antibidticos ndo é tdo rigido. Nestes paises, a busca por melhores condi¢des (separacdo
de animais em grupos etarios, utilizacdo de vacinas, aumento nos padrdes de higiene)
deve ser promovida paralelamente a utilizagdo mais racional dos antibidticos, além de
alternativas para um descarte mais adequado para os efluentes e esgotos domésticos.

Um dado que reforca essa preocupacéo esta no estudo levantado por Van Boeckel et al.
(2014) [10], que indica que entre os anos de 2000 e 2010, o consumo de antibioticos
aumentou 36% (de 54.083.964.813 unidades padrdo para 73.620.748.816 unidades
padrdo). Os paises do BRICS (Brasil, Russia, india, China e Africa do Sul) foram
responsaveis por 76% desse aumento. O que torna mais grave o caso é o aumento do
consumo de carbapenemos (45%) e polimixinas (13%), que sdo duas potentes classes de
antibidticos.

Pesquisas cientificas tém reportado que as estacbes de tratamento de esgoto
convencionais apenas permitem reduzir parcialmente a concentracdo de compostos
farmacéuticos [11]. Além disso, a diminui¢do da concentracdo de farmacos durante as
etapas da ETE n&o indicam a degradacdo dos mesmos, uma vez que o lodo da ETE pode

apresentar elevada concentracao desses poluentes [11, 12, 13].



Tecnologias para reduzir o impacto dos micropoluentes, bem como estratégias para
minimizar a sua introdugdo no meio ambiente, exigem ainda um maior
desenvolvimento. Os processos oxidativos avancados (POAS) tém sido apontados como
uma tecnologia eficiente para o tratamento de efluentes contendo farmacos, inclusive os

pertencentes a classe das quinolonas [14, 15, 16, 17].



2. OBJETIVOS

2.1. Objetivo geral

Estudar a degradacdo do antibidtico levofloxacina, da classe das quinolonas, via

diferentes processos oxidativos avangados e em diferentes situacdes que possam alterar

sua eficiéncia.

2.2. Objetivos especificos

>

Comparar diferentes processos oxidativos avancados na degradacdo do antibidtico
(com énfase no Foto-Fenton solar) em agua ultrapura e em efluente real;

Avaliar a influéncia de diferentes fatores na reagdo de Foto-Fenton solar
(concentragdo de ferro, propor¢cdo molar do ligante em relagdo ao ferro, pH,
temperatura, presen¢a de sequestradores de radicais, ions inorganicos, € outros
fatores relevantes);

Avaliar os complexos formados com o ferro na presenca do antibidtico, do ligante
(oxalato, citrato, malato) e de ions inorganicos;

Identificar os produtos intermedidrios gerados na oxida¢do dos farmacos e
quantificar os mesmos (4cidos carboxilicos de baixa massa molecular e compostos
inorganicos);

Avaliar a eficiéncia da rea¢do foto-Fenton em planta piloto e comparar com os

resultados obtidos a escala laboratorial.



3. REVISAO BIBLIOGRAFICA

O objetivo desse capitulo é apresentar conceitos basicos relacionados com o tema da
tese, além de uma compilacédo de trabalhos realizados na area (atuais e relevantes) e um
panorama geral e especifico da problematica. Apresenta ainda informacdes e estatisticas
disponiveis, sempre que necessario, atentando sempre para a relevancia que é o estudo
envolvendo agua, micropoluentes e saude humana.

Muitos destes problemas envolvidos com micropoluentes em corpos hidricos ainda néo

estdo completamente esclarecidos, o que torna o assunto ainda mais preocupante.

3.1. Micropoluentes

Durante as Ultimas décadas, as pesquisas sobre o impacto da poluicdo quimica e
estratégias para a sua remediacdo tem-se focado quase exclusivamente sobre o0s
poluentes convencionais, especialmente aqueles altamente toxicos e que apresentam
persisténcia no meio ambiente. Porém, com o desenvolvimento de novas técnicas
analiticas, outro grupo diversificado de produtos quimicos comegou a receber mais
atencdo da comunidade cientifica e das agéncias reguladoras, os chamados
micropoluentes [1].

Micropoluentes sdo substancias que incluem, mas ndo estdo limitados a, compostos
farmaceuticamente ativos, desreguladores enddcrinos, subprodutos de desinfeccdo e de
pesticidas, produtos de uso pessoal, que estdo presentes no meio ambiente em
concentracdes residuais (Mg/L e ng/L). Embora a maioria destes compostos esteja
presentes em concentragdes residuais, muitos deles levantam preocupacoes
toxicoldgicas consideraveis, em particular quando presentes como componentes de

misturas complexas [1, 18, 19].



As fontes de contamina¢do com micropoluentes em &guas naturais sdo diversas. Cerca
de 30% da &gua doce renovavel e acessivel no mundo é utilizada ou pelas industrias ou
pelos municipios [20], gerando uma enorme quantidade de &guas residuais que podem
conter numerosos produtos quimicos em concentragdes variadas.

Infelizmente, ndo h& uma ideia clara dos riscos exatos da exposi¢do crénica a uma
mistura de micropoluentes, pois eles sdo estruturalmente diversos, podem sofrer
numerosas interacdes com outras substancias quimicas e matérias quimicas naturais ou
antropogénicas, que podem estar dissolvidas ou na forma particulada (por exemplo,
matéria organica natural, superficies minerais, espécies redox ativas), interacbes com a
luz e até mesmo com organismos vivos [21] (efeitos agudos na salude humana
geralmente ndo sdo esperados [22]). Esses fatos deixam uma grande questdo ainda a ser
respondida [23, 24], questdo esta que é geralmente uma tarefa bastante desafiadora e
requer uma abordagem interdisciplinar ampla [19, 25].

Em muitas partes do mundo, incluindo economias emergentes como a China, essas
aguas residuais ainda ndo sdo tratadas ou passam apenas por tratamentos que nado
removem efetivamente a maioria dos micropoluentes presentes [26]. As estacOes de
tratamento de efluentes convencionais ndo conseguem remover completamente essas
substancias quimicas, que vdo permanecer principalmente no lodo primario ou
biol6égico produzido no tratamento e no proprio efluente tratado (estando na forma do
principio ativo original ou como um produto de transformacéo), gerando uma ameaca
para o local de descarte e o ecossistema proximo e a jusante [27, 28, 29]. Além disso,
alguns desses produtos de transformacéo podem ser tdo toxicos quanto ou até mais do
que 0s seus compostos precursores. Portanto, identificar os produtos de transformacéo

formados na ETE (Estagcdo de Tratamento de Esgoto) e quantificar a extensdo da sua



formacdo também é fundamental para avaliar o impacto total de um composto no
ambiente aquético [30].

Estes compostos e os seus metabdlitos bioativos podem ser continuamente introduzidos
no meio aquatico como misturas complexas, principalmente por aguas residuais nédo
tratadas. Esse tipo de poluicdo aquética é particularmente preocupante pela questdo da
exposicdo por varias geragfes, mas indetectaveis ou que passam despercebidos em
organismos aquaticos. Estes efeitos poderiam acumular tdo lentamente que uma
mudanga brusca ndo seria detectada até que o nivel cumulativo desses efeitos em
cascata se tornaria uma mudanca irreversivel que poderia ser atribuida a adaptacao
natural ou sucessdo ecolégica. Mesmo ndo sendo substancias persistentes, que sdo
introduzidas de forma continua nos corpos hidricos, e em baixas concentracdes ja
conseguem causar efeitos com potencial perigoso [1].

Por exemplo, alguns efeitos no sistema enddcrino foram observados em alguns estudos,
efeitos negativos na questdo reprodutiva em espécies de peixes e mexilhdes e inclusive
feminizacdo dos machos em rios préximos aos descartes de ETE municipais [31, 32,
33]. Estes efeitos foram atribuidos a liberagcdo de hormo6nios como o estrogénio sintético
17a-etinilestradiol (encontrado em pilulas anticoncepcionais), estrogénios naturais
como a estrona ¢ 17p-estradiol.

Existem algumas dificuldades relacionadas aos micropoluentes, sendo que uma delas
esta relacionada com o desenvolvimento e o refinamento de ferramentas para avaliar o
impacto destes poluentes sobre a vida aquética e a salde humana. Uma parte destes
contaminantes ndo esta regulamentada nas legislacdes vigentes sobre qualidade da agua
da maioria dos paises em desenvolvimento, apesar de aparecer em aguas naturais,
efluentes ndo tratados e tratados em concentracdes de pg/L e ng/L [34, 35]. Dependendo

das condi¢cdes ambientais (por exemplo, pH, potencial redox, tipo de superficies



naturais presentes), um dado composto pode reagir por varias vias e / ou a taxas muito
diferentes. Além disso, mesmo 0s compostos que exibem apenas pequenas diferencas
nas suas estruturas podem reagir de formas muito diferentes [25]. Portanto, a pesquisa
futura deve ser direcionada mais intensamente para o desenvolvimento de ferramentas
para avaliar processos de (bio) transformagcdo no meio ambiente, porque estes processos
representam os mecanismos de remogdo mais poderosos para poluentes orgéanicos em
aguas naturais. Além disso, é necessario desenvolver modelos preditivos de
biodegradabilidade utilizando informacéo estrutural das moléculas [36].

Outra dificuldade esta relacionada ao custo-beneficio de tecnologias de remediacdo e
tratamento de efluente adequado, jA que os métodos de tratamento de efluente
adequados para a sua remocao efetiva ndo estdo disponiveis em muitas partes do
mundo. Em terceiro lugar, a utilizacdo de estratégias com o objetivo de minimizar a
introdugdo de poluentes criticos no meio aquéatico [19]. Para tal, esforcos importantes
(como a utilizagéo restrita, a substituicdo ou o tratamento com oxidacdo) tém de ser
empreendidas para impedir que estas substancias quimicas cheguem a agua natural.
Contudo, esta tarefa representa um dificilimo desafio, ndo s6 do ponto de vista técnico,

mas também econémico, social e politico.

3.1.1. Farmacos
Entre os micropoluentes, os farmacos tem recebido uma grande atencdo por parte dos
pesquisadores e 6rgdos de salde. Diferentes compostos e diferentes principios ativos ja

foram detectados em ambientes aquaticos espalhados por todo 0 mundo (Tabela 3.1).
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Tabela 3.1. Ocorréncia de farmacos em aguas superficiais ao redor do mundo.

Local Farmaco Concentracdes (ng L)  Ano  Referéncia
Espanha Tetraciclina 149 2013 37
Alemanha Carbamazepina 250 1998 38
Brasil Ibuprofeno 10 1999 39
Canada Acido clofibrico 49 2001 40
Suécia Diclofenaco 12 1998 41
EUA Codeina 0,2 2002 42
Inglaterra Estrona 17 2001 43
Italia 17a-Etinilestradiol 1,7 2000 44
Coreia do Sul Propanolol 40 2009 45

Existem vérias rotas para que os farmacos cheguem aos corpos hidricos, como foi
explanado anteriormente quando se discorreu sobre micropoluentes. Porém, boa parte
estd relacionada com a medicacdo humana e animal. Apo6s a sua utilizacdo, estas
substancias sdo normalmente excretadas, parcialmente metabolizadas, e acabam no
sistema de esgotos. Uma grande parte destes compostos ndo é removida por meio de
estacOes de tratamento de &guas residuais convencionais e, eventualmente, ¢é
descarregada em corpos hidricos [46].

Em escala mundial, as primeiras atencdes remetem aos anos setenta, quando o USA
Food and Drug Administration implementou a exigéncia de uma avaliacdo de risco
ambiental para a autorizacdo de novos medicamentos humanos e veterinarios. Outros
paises 0s seguiram na década de oitenta (Australia, para medicamentos de uso
veterinario) e noventa (Unido Européia, Canada, para veterinarios e medicamentos
humanos). Do ponto de vista ambiental, em escala mundial, mais atencdo é dada a
seguranca dos produtos farmacéuticos veterinarios do que o potencial risco ambiental de
medicamentos humanos, porém, para ambos os farmacos, hd necessidade de uma
avaliagéo de risco mais rigorosa [47].

Nos ultimos anos, os investigadores descobriram novos efeitos ambientais, tais como

feminizacdo ou masculinizagdo de peixes e outras espécies, por horménios ou por
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intermédio de compostos estruturalmente relacionados (xenoestrogénios) que exibiram
efeitos sobre peixes em concentragBes menores que 1 ng L™ [48, 49].

No entanto, devido a dados incompletos de avaliagdo, os pesquisadores ainda ndo tém
uma compreensdo total dos efeitos ambientais da maioria dos produtos farmacéuticos e
de cuidado pessoal (PPCPs). Assim, ndo se sabe com toda certeza quais séo os efeitos
de concentragOes relativamente baixas, geralmente encontradas no meio ambiente, na
biota, e ainda, a toxicidade e efeitos das misturas de diferentes compostos [50].
Acredita-se que uma boa avaliagdo cientifica deste complexo estudo vai custar décadas
de pesquisa na area. Embora os relatos atuais ja sirvam como motivo de preocupacao
para a sociedade.

Muitos destes farmacos sdo antibidticos, e podem causar, como consequéncia, além da
bioacumulacdo, um aumento da resisténcia dos patdgenos atraves das concentragdes
encontradas nas aguas residuais [51, 52]. Nos Gltimos anos houve um aumento no
consumo de antibidticos em todo mundo e boa parte deste aumento estd vinculada a
paises em desenvolvimento, pelo aumento de poder aquisitivo aliado a falta de
instrugdo. E importante frizar que houve um aumento no consumo de antibi6ticos de
classes de ultimo recurso [10]. O aumento do consumo de antibidticos e 0 aumento do
uso de antibidticos de Gltimo recurso suscitam sérias preocupacdes para a satde publica.
No entanto, para evitar um aumento notavel da resisténcia antimicrobiana em paises de
baixa renda e de renda média com grandes populacGes e para preservar a eficiéncia de
antibidticos em todo o mundo, os programas que promovem 0 uso racional por meio de
esforcos coordenados pela comunidade internacional devem ser uma prioridade. Muitas
mortes ja ocorrem, no mundo todo, causadas por infeccbes com bactérias resistentes e a

estimativa e preocupante, caso ndo mude a forma como o assunto é tratado (Figura 3.1).
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Mortes anuais atribuidas as bactérias resistentes (proje¢ao 2050)

4,73 milhoes

4,15 milhoes

Figura 3.1. Dados estimados pelo Review on Antimicrobial Resistance sobre as mortes
causadas por bactérias resistentes aos antibioticos conhecidos, uma projecao para 2050
[53].

Além de maleficios ligados a vida humana, alguns trabalhos recentes demonstraram
também que as misturas de diferentes classes antibacterianas podem exercer danos a
biota, como um elevado nivel de inibicdo do crescimento de algumas algas em
concentracdo menores que 1 pg L™ para a substancia isolada e 0,1 pg L™ para as
misturas [54].

Uma grande preocupacdo estd relacionada com os efeitos em longo prazo e ndo
necessariamente com os agudos. Uma vez que os efeitos agudos sdo passiveis de
monitoramento, ja 0s ndo agudos as vezes produzem efeitos imperceptiveis que podem
se acumular ao longo do tempo para finalmente produzir uma mudanca profunda nas
populacBes ndo-alvo. No fim, essas mudangas ainda poderiam ser atribuidas a

mudanga/adaptacao natural ou qualquer “sucessao ecologica” [1].
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3.1.1.1. Quinolonas

A classe das quinolonas (ou fluoroquinolonas) foi iniciada em 1962 por Lepper e
permaneceu latente por mais de duas décadas. Estes antibioticos tiveram um impulso
muito grande a partir da introducgdo da Ciprofloxacina, no fim da década de 80, que foi a
primeira quinolona disponivel para uso sisttmico em virtude de seu aperfeicoamento
farmacocinético, além de possuir um espectro de acdo mais amplo que 0s seus
precursores [55].

O novo grande impulso se deu em 1997 com a introducdo da Levofloxacina, uma
quinolona classificada como de terceira geracao e que, além das melhorias previamente
obtidas com Ciprofloxacina, ainda possuia uma elevada atividade antipneumocadcica,
que a colocou como droga de escolha ou alternativa terapéutica para as infecgdes do
trato respiratdrio em diversas situacoes [55].

As quinolonas classificadas como de primeira geragdo sdo aquelas com acdo sobre
enterobactérias, sem atividade anti-pseudomonas ou gram-positivos e de uso limitado ao
trato urinario. As de segunda geracdo ampliaram o espectro contra Pseudomonas, com
atividade limitada para os tratos urinario e intestinal.

Quinolonas de terceira geracdo ja atuam contra bactérias gram-negativas (incluindo
pseudomonas) e estafilococos, estendendo sua atuacdo para tratamentos sistémicos.
Com o advento das quinolonas de quarta geracao, amplia-se o espectro de acdo também
para estreptococos hemoliticos, pneumococos e anaerdbios, porém por causar efeitos
colaterais severos, € de uso restrito em hospitais.

Ciprofloxacina pertencente a segunda geracdo e foi a quinolonas mais prescrita na
Europa em 2003. Atualmente, a tendéncia da prescricdo esta se deslocando para a
Levofloxacina e Moxifloxacina sendo que ambos sdo quinolonas de terceira geracao

[56].
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As quinolonas possuem a atividade bactericida inibindo a a¢do das subunidades “A” da
DNA-girase ou topoisomerase Il, enzima essencial a sobrevivéncia bacteriana. A DNA
girase torna a molécula de DNA compacta e biologicamente ativa. Ao inibir essa
enzima, a molécula de DNA passa a ocupar grande espago no interior da bactéria e suas
extremidades livres determinam sintese descontrolada de RNA mensageiro e de
proteinas, determinando a morte das bactérias [57].

Todas as quinolonas tem rapida absorcdo apds administracdo oral, apresentando
concentragfes no sangue e urina superiores a concentracdo inibitéria minima (CIM)
contra a maioria dos patégenos usuais [58].

A Dbiodegradabilidade das quinolonas se mostrou muito baixa [27, 59], sua
transformacdo no ambiente bidtico € lenta, 0 que tornam os métodos convencionais de
tratamento bioldgico pouco indicados para a sua remocao.

Como sdo pouco degradadas pelos sistemas de tratamento convencionais, as quinolonas
acabam sendo descartadas de forma intacta ou parcialmente metabolizadas para os
corpos hidricos, sendo que vérias dessas substancias ja foram detectadas em &guas

superficiais, como se pode ver na Tabela 3.2.
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Tabela 3.2. Ocorréncia de quinolonas em aguas superficiais em diferentes paises.

Quinolona Local Concentracdes (ng L™) Ano Referéncia
Ciprofloxacina EUA 200 2002 [42]
China 130 2009 [60]
EUA 6.9 2008 [61]
Espanha 59 2013 [37]
Paquistao 110 2013 [62]
Levofloxacina EUA 12 2008 [61]
Coréia do Sul 87 2009 [45]
Paquistao 86 2013 [62]
Ofloxacina China 180 2009 [60]
China 3645 2015 [63]
Espanha 208 2013 [37]
Paquistéo 96 2013 [62]
Norfloxacina EUA 120 2002 [42]
Paquistéo 38 2013 [62]
Enrofloxacina China 19 2015 [63]
Espanha 154 2013 [37]
Paquistéo 1,8 2013 [62]
Flumequina Espanha 0,47 2013 [37]
Enoxacina Espanha 28 2013 [37]
Paquistéo 6,4 2013 [62]
Pefloxacina Paquistao 3,8 2013 [62]
Lomefloxacina Paquistao 2,6 2013 [62]
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O aumento da utilizacdo de quinolonas e outros antibidticos auxiliou no aumento da
resisténcia bacteriana [52], o que pode ser, parcialmente, devido a liberacdo destes e de
outros antibidticos para 0 meio ambiente. A exposicdo prolongada das comunidades
bacterianas a um composto antibacteriano € uma condi¢do que pode resultar na
evolucdo da resisténcia em comunidades bacterianas [51, 64]. A bactéria pode adquirir
resisténcia ao medicamento, principalmente, por alteracdo na enzima DNA girase, que
passa a ndo sofrer agdo do antimicrobiano. Pode ocorrer por mutagcdo cromossémica nos
genes que sdo responsaveis pelas enzimas alvo (DNA girase e topoisomerase V) ou por
alteracdo da permeabilidade & droga pela membrana celular bacteriana (porinas). E
possivel a existéncia de um mecanismo que aumente a retirada da droga do interior da
celula (bomba de efluxo) [65].

Portanto, é necessario propor métodos de tratamento eficazes para transformar estes
agentes antibioticos em substancias ndo tdxicas, menos ativas ou em espécies mais
biodegradaveis.

Os processos oxidativos avancados (POAs) tém recebido grande interesse nos ultimos
anos, como métodos alternativos ou complementares ao tratamento convencional de
aguas residuais para evitar a liberacdo desses compostos em ambientes aquaticos. Entre
esses POASs, a ozonizagdo [64, 66, 67], o Fenton e o Foto-Fenton [68], fotolise UVC e
UVC/H,0; [69, 70] e a fotocatalise heterogénea [71] foram estudadas nos Gltimos anos.
Durante a oxidacdo avancada de compostos farmacéuticos, compostos intermediarios
sdo formados, produtos da préopria oxidacdo. Vale destacar, no entanto, que estes
intermediarios formados podem apresentar efeitos mais toxicos do que o proprio
composto original [67], por isso existe a necessidade de uma analise minuciosa sobre as
vias de degradacdo desses compostos. Para tempos superiores de oxidacéo, pode ocorrer

a mineralizacdo completa ou uma reducdo na complexidade do composto atraves da
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quebra da sua cadeia, tentando garantir a sua transformagdo em produtos ndo toxicos ou
biologicamente menos ativos.

Desta forma, as tecnologias como 0s processos oxidativos avangados (POAS) sdo um
método alternativo adequado para a sua remocdo da agua residual. Os POAs sdo
caracterizados pela producdo de espécies altamente reactivas, destacando-se os radicais
hidroxila. A oxidacdo avancada de Ciprofloxacina tem sido estudada nos ultimos anos
[72, 73, 74, 75, 76], porém dados da literatura sobre a oxidacdo avancada destas
quinolonas ainda é escassa, além de poucos apresentarem comparagfes entre 0S
métodos e falta, aléem disso, um completo estudo sobre degradacdo, formacdo de

intermediéarios, todos juntos em um estudo mais abrangente.

3.1.1.1. A Levofloxacina

Uma quinolona que é bastante utilizada atualmente é a Levofloxacina (Figura 3.2), que
é o isdbmero L da ofloxacina. A Levofloxacina possui um amplo espectro de atividade
contra vérias bactérias, incluindo micro-organismos Gram-positivos e Gram-negativos
[77]. Também é ativa contra micro-organismos responsaveis por infeccGes respiratorias
atipicas causadas por Chlamydia pneumoniae e Mycoplasma pneumoniae [78]. Devido
a sua atividade antibacteriana eficaz e a baixa incidéncia de efeitos adversos na
administracdo oral, a Levofloxacina tem sido amplamente utilizada para o tratamento de

doencas infecciosas [79].

18



H,C CH
3 N/ 3

(O

Z <_..\\\I
@)

HO

O O

Figura 3.2. Estrutura quimica da quinolona Levofloxacina.

A Levofloxacina, assim como as demais quinolonas, € bem absorvida pelo trato
gastrintestinal superior. A sua biodisponibilidade é superior a 50% e 0 pico sérico
(concentracdo méaxima de 4 mg L™, apds 500 mg por via oral) é atingido de 1 a 3 horas
apos a administracdo. Possui meia-vida de 7 a 8 horas, podendo ser administrada tanto
por via endovenosa, como oral, uma unica vez ao dia. A ligacao protéica é de 20 a 30%,

sendo a eliminacdo predominantemente por via renal, 80 a 90% [65].

Ha alguns relatos sobre a presenca de Levofloxacina em ambientes aquaticos [45, 61,
62], porém € pouco quando comparado a outras fluoroquinolonas como ofloxacina e
ciprofloxacina que sdo comumente detectadas em aguas residuais hospitalares e em

estacdes de tratamento de esgotos a niveis de até pg/L [37, 42, 60, 61, 62, 63, 80].

Relatdrios e pesquisas sobre a oxidacdo avancada desses compostos, relativamente mais
antigos, como Ofloxacina e Ciprofloxacina, sdo mais faceis de encontrar na literatura
[15, 81, 82], porém a oxidacdo avancada da Levofloxacina ainda é pouco investigada

[83].
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3.2. Processos Oxidativos Avangados

3.2.1. Consideragdes iniciais

Uma alternativa para este problema, que j& é bastante estudada e consolidada com
excelentes resultados séo os processos oxidativos avangados (POAS) [64, 73, 75, 76, 82,
83]. Além de bons resultados, outra vantagem desses processos € a de, geralmente,
operarem a temperatura e pressdo ambiente [84].

Os POAs hoje muito utilizados, sobretudo em pesquisas envolvendo degradacdo de
substancias organicas recalcitrantes, somente comecaram a ser utilizados para
tratamento de aguas e efluentes a partir da década de setenta, e desde entdo passaram a
ser mais difundidos no meio cientifico. Até a década de noventa, varios trabalhos
focavam na avaliacdo e na aplicacdo dos processos oxidativos em efluentes reais ou
também na degradacdo de contaminantes organicos especificos. A partir de 1998, ano
que foi publicado o Handbok of Advanced Oxidation Processes pela USEPA, que as
atencdes foram realmente voltadas aos POAs, tornando-0s processos promissores na
degradacéo de poluentes recalcitrantes [85].

Os Processos Oxidativos Avancados se baseiam na geracdo de um agente oxidante
poderoso, que geralmente é o radical hidroxila (HO®), a partir de um agente oxidativo
priméario [86]. O radical hidroxila possui um elevado potencial de reducéo, superior aos
oxidantes que geralmente sdo utilizados, como o cloro e dioxido de cloro (Tabela 3.3),
apenas o fluor possui um potencial maior. Outro fato que garante a sua efetividade esta
relacionada & sua ndo seletividade e s elevadas constantes de reacéo (na ordem de 10° -
10° M™ s) para reagbes entre radical hidroxila e praticamente qualquer poluente

organico [87].
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Tabela 3.3. Potencial de reducdo de varios oxidantes em agua [88].

Oxidante Potencial de reducéo (eV)
FlGor (F) 3,0
Radical hidroxila (HO®) 2,80
Ozobnio (O3) 2,07
Perdxido de hidrogénio (H20,) 1,77
Permanganato de potassio (KMnQO,) 1,69
Dioxido de cloro (ClOy) 1,56
Cloro (Cl) 1,36
Oxigénio (0O,) 1,23

O radical hidroxila reage com a maioria dos compostos existentes devido ao seu alto
potencial de reducdo. Essa reacao vai se dar via adi¢do a dupla ligacdo ou por abstracdo
do atomo de hidrogénio em moléculas organicas alifaticas. Essas reacdes levam a
formacdo de radicais organicos que reagem com oxigénio, dando inicio a uma série de
reacOes de degradagdo que podem culminar na completa mineralizacdo dos compostos
em CO,, H,O e compostos inorgéanicos [89].

Existem diversas formas de produzir os radicais HO®, podendo ser produzidos por meio
de reacOes especificas empregando a radiacdo ultravioleta e diferentes agentes
oxidantes, como o o0zénio (O3) e peroxido de hidrogénio (H,O). Podem também ser
produzidos por meio de semicondutores, como o dioxido de titanio (TiO,), xido férrico
(Fe,03), oxido de zinco (ZnO), dentre outros. Na presenca de catalisadores sélidos,

nestes casos 0os POAs sdao comumente classificados como processos oxidativos
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heterogéneos, essa é apenas uma das classificagdes encontradas na literatura envolvendo
0s POAs [84].

Mesmo existindo diversas classificacOes, em geral, as que mais serdo vistas na literatura
dirdo respeito as fases fisicas presentes na reacdo (homogéneo ou heterogéneo) e
aquelas reacdes que empregam ou ndo a radiagdo ultravioleta. A Tabela 3.4 resume e

classifica os processos oxidativos mais relevantes.

Tabela 3.4. Classificagdo dos POAs em relacdo as fases fisicas na reacdo e utilizacao de
UV [90].

Processos Homogéneo Heterogéneo
H,O,/UV
o Foto-Fenton Fotocatalise
Fotoquimico
Heterogenea
Os/UV
H,0,/03/UV
O3/ 'OH
Fenton Os/Catalisador

Nao fotoquimico
_ Eletro-Fenton
Os/Catalisador

H,0,/03

Algumas caracteristicas favorecem o uso dos POAs, além dos ja foram citados
anteriormente, 0 que torna estes processos uma boa op¢éo para a solucdo do problema
citado. Entre estes pontos positivos se podem citar: a eficiéncia do processo, a ndo
geragdo de residuos (ou quase ndo geracdo, dependendo do POA adotado) e que a
dindmica destes processos é baseada na destruicdo do composto alvo e ndo, por

exemplo, na transferéncia de fase como ocorre com o carvao ativo [91].
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Dentre essa gama de processos oxidativos avangados, serdo aprofundados, a seguir, 0s
POAs utilizados nesta pesquisa (Foto-Fenton e H,O,/UVC). Também serdo destacados
alguns trabalhos que foram desenvolvidos e envolvem a degradacdo de algumas

fluoroquinolonas a partir destes processos de oxidacao.

3.2.1. Fenton, Foto-Fenton e Foto-Fenton solar

O processo Fenton foi descoberto por Henry J.H. Fenton em 1894. Ele observou pela
primeira vez as propriedades oxidantes de uma solucéo de peroxido de hidrogénio com
fons ferrosos (Fe’"). Com a utilizagdo deste reagente, o pesquisador observou a
facilidade com que vérias moléculas organicas eram oxidadas sem necessitar de altas
pressdes e temperaturas [92].

A reacdo de Fenton é baseada na decomposi¢cdo do peroxido de hidrogénio por ions
ferrosos (Fe?*), que vai atuar como um catalisador homogéneo, para a formacéo dos

radicais hidroxila conforme a equagéo 3.1 [93, 94].

Fe?" + Hy,0, — Fe** + OH™ + HO' (3.1)

Quando ocorre a auséncia de substrato organico, o radical hidroxila tende a oxidar uma

segunda molécula de ion ferroso, segundo a equacéo 3.2 [95].

Fe?* + HO" — Fe** + OH" (3.2)

Os radicais hidroxila formados atacam os compostos organicos podendo proporcionar
uma oxidacdo completa, formando CO,, agua e ions inorganicos, ou uma oxidagédo

parcial, formando intermediarios de degradacdo. Por um lado, a ocorréncia de uma
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oxidagdo parcial pode aumentar a biodegradabilidade dos poluentes tratados,
propiciando um aumento na eficiéncia de um tratamento biologico. Por isso, muitas
pesquisas fazem a integracdo entre processos oxidativos e bioldgicos [84, 96].

A degradacdo da matéria organica com a utilizacdo do processo Fenton ocorre atraves
de uma série de reacdes em cadeia, e assim como boa parte dos POAs, a intencdo sera
maximizar a reacdo principal (equacdo 3.1). Em geral, a etapa limitante é relacionada
com a diminuicdo de Fe?* disponivel em solucdo, uma vez que a cinética da reacéo
principal é bastante maior que a da reagdo que envolve a reduco de Fe*" a Fe?*.

Essa regeneracdo dos ions férricos é realizada pela decomposicdo catalitica do H,0,

pelo Fe**, de acordo com as equacdes 3.3 e também pela 3.4.

F83+ + H,0, — F€2+ +OH, + H* (33)

Fe** + 2 'OH, — Fe?* + O+ 4 H* (3.4)

O inicio da reacdo de Fenton se caracteriza pela rapida ocorréncia da reacao de interesse
(equacdo 3.1), onde ocorre a maior parte da degradacdo dos poluentes e, naturalmente,
com o aumento de Fe** na reacéio, em detrimento ao Fe®, as reacdes secundarias
comecam a prevalecer, decaindo, consequentemente, a eficiéncia do processo [97].

Desta forma, para se conseguir maximizar a eficiéncia na utilizagdo do processo Fenton,
alguns ajustes devem ser feitos. Pode-se citar alguns parametros que devem ser
investigados, como: o controle do pH, a temperatura, tempo de reacdo, tipo de fonte de
ferro e a relacdo entre a fonte de ferro e o oxidante (que podem formar complexos e
interromper a reacdo). Esses sdo alguns dos fatores principais que influenciam na

eficiéncia do processo Fenton [98].
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Vaérios estudos indicam que o pH do meio reacional é um fator preponderante para um
bom rendimento da reacdo. Estudos indicam que o pH ideal para esse tratamento esteja
entre 3 e 5, geralmente proximo do 3, independentemente do efluente a ser tratado [90,
98]. Isso ocorre por uma série de fatores, porém os principais sdo: a) o Fe(OH), é cerca
de 10 vezes mais reativo do que Fe** e sua fracdo molar atinge 0 méximo em um pH
proximo de 4,0. Assim, a taxa de geragcdo de HO" aumenta e atinge um alto patamar no
pH 4, que € cerca de 7 vezes maior do que no pH 3; b) porém, tem-se o inicio da
precipitacéo de hidroxido férrico (Fe(OH)s s)) em valores de pH superiores a 3 [97].

A temperatura do meio é também um fator que deve ser controlado, j& que com o
aumento da temperatura se obtém um aumento da taxa de oxidagdo. Todavia tal
parametro ndo deve ultrapassar de 40 a 50 °C, pois acima destes valores a estabilidade
do perdxido de hidrogénio diminui bastante, gerando oxigénio e &gua [84].

A dosagem ideal de ferro (Fe?*) e peréxido de hidrogénio também é um fator importante
para a eficiéncia da reacdo, essa dosagem varia de acordo com as caracteristicas do
efluente.

Yang e Chen (2013) [99] descrevem o desempenho da degradacao da ciprofloxacina via
Fenton. O efeito das condicGes da reacdo, incluindo o pH inicial, as dosagens dos ions
ferroso e peroxido de hidrogénio e a remog¢édo de DQO (Demanda Quimica de Oxigénio)
foram investigadas. A eficiéncia de remocdo Ciprofloxacina, de mais de 90%, foi
conseguida em condicdes de reacdo Otimas com dosagens de 0,75 mmol/L de ions
ferrosos e 2,0 mmol/L de perdxido de hidrogénio ap6s 10 min de reacdo com pH 2. No
entanto, a mudanca de DQO em solucdo aquosa ndo foi notada, 0 que indica a ndo
completa degradacéo e, por consequéncia a formacao de produtos intermediarios.
Anteriormente, foi citada a problematica envolvendo as reacfes paralelas a reacéo

principal de Fenton e que a falta de Fe®* na solucéo era limitante para o processo. Para
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extender um pouco mais a rea¢do, aumentando a cinética da reacdo responsavel pela
regeneracdo de Fe?*, utiliza-se a luz utravioleta ou visivel (o chamado Foto-Fenton). E
bem conhecido que quando o reagente de Fenton é combinado com a luz UV-visivel
(sistema fotoconformista convencional), existe um forte efeito sinérgico devido a
regeneracdo continua de Fe* através da reacdo de fotorreducdo das espécies de Fe**,
tais como Fe(OH)**, formado na reacéo principal, produzindo assim, mais radicais
hidroxila quando comparado com o processo Fenton convencional (Equagdo 3.5) [97,

100].

Fe(OH)** + hy — Fe®* + "OH (3.5)

Neste caso, mais uma vez o pH é um fator preponderante para a eficiéncia do processo,
uma vez que a espécie férrica predominante em solugcdo a um pH proximo de 3 é

Fe(OH)*", que é o complexo fon-4gua férrico mais fotoativo [97].

SUN et al. (2009) [101], investigaram a viabilidade da utilizagdo de um processo de
oxidagdo foto-Fenton para a degradacdo de cloridrato de ciprofloxacina. Diferentes
parametros, tais como pH da solucéo, dosagem de peroxido de hidrogénio e ion ferroso,
temperatura da reacdo, a presenca de ions cloreto, que poderiam afetar a degradacéo de
cloridrato de ciprofloxacina em &guas residuais, foram estudadas com base nas
alteracdes da concentragdo de cloridrato de ciprofloxacina e a absorbancia UV do
efluente. Os resultados indicaram que o cloridrato de ciprofloxacina pode ser degradado
de forma eficaz pelo processo de foto-oxidagdo de Fenton, em uma ampla gama de pH
3,0 a 5,0, com doses oOtimas de peroxido de hidrogénio e ions ferroso de 5,0 e 0,05
mmol L, respectivamente. O aumento da temperatura da reacdo teve um efeito

positivo, mas a presenca de ions cloreto teve um efeito inibidor sobre a degradacéo do
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cloridrato de ciprofloxacina. Nas condi¢fes 6timas, a completa degradacéo foi detectada
no tempo de reagdo de 45 min. Viu-se também que a cinética de degradacdo do
cloridrato de ciprofloxacina por um processo de foto-oxidagdo de Fenton segue o
modelo de cinética de reacdo de pseudo-primeira ordem.

Se por um lado a utilizacdo de luz UV aumenta a eficiéncia do processo Foto-Fenton,
por outro, a sua utilizagdo requer uma demanda de energia elétrica consideravel [102].
No entanto, 0 processo Foto-Fenton voltou a ganhar atencdo devido a possibilidade de
uso de luz natural em substituicdo da luz ultravioleta artificial, diminuindo entdo os
custos operacionais. A adicdo de acido oxalico (ou de outros ligantes) ao sistema Foto-
Fenton promove a formacdo de complexos de ferrioxalato, o que aumenta a eficiéncia
de oxidacdo do processo solar de Foto-Fenton [103, 104]. Utilizar complexos de
ferrioxalato garante véarios beneficios para a reacdo de Foto-Fenton. Como foi dito
anteriormente, pode levar a uma economia de energia, pois ele é um complexo
fotossensivel capaz de expandir o uso da faixa de espectro de radiacdo solar para até
580 nm. Além desse fato destacado, o uso de complexos proporciona um caminho mais
rapido para a regeneracéo de Fe®* [103].

Existe também a questdo da foto-descarboxilagdo de complexos de Fe** formados com
o ligante (oxalato, citrato, malato, etc) sob radiacéo visivel, gerando no fim Fe?* quando

irradiados, como mostra a Equacéo 3.6.

Fe**(RCO,)?*" + hv— Fe** + CO, + R’ (3.6)

Outro problema enfrentado quando se trabalha com Fenton/Foto-Fenton é o pH. Ele

pode se tornar um agente complicador, uma vez que para se obter bons resultados

necessita-se utilizad-lo em pH &cidos. Outra vantagem dos complexos de ferrioxalato é
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essa, pois esses complexos sdo mais sollveis do que os complexos ion férrico-agua,
permitindo trabalhar em valores de pH quase neutros [103-106].

Existe uma série de reacBes envolvidas no processo Foto-Fenton solar mediado por
complexos de ferrioxalato. A presenga do complexo ferrioxalato acelera a producédo de
radicais hidroxila de acordo com a Equacdo 3.7. Adicionalmente, o oxalato pode
combinar com oxigénio dissolvido para formar radicais superoxidos (‘O;), radicais

estes que podem produzir H,0O, de acordo com as Equacdes 3.6 e 3.9 [103, 104, 107].

Fe?*(C04)* + H,0, — Fe**(C,04)* + OH™ + "OH (3.7)
C,04" + 0,— 2CO, + O, (38)
0, /HO, + H" — H,0, + Oy (39)

No fim, a fotélise do ferrioxalato gera mais H,O,, com o qual Fe?* produz mais radicais
hidroxila, melhorando o processo de degradacao.

Este processo ja foi aplicado com sucesso ao tratamento de diferentes aguas residuais e
poluentes especificos, nos quais foram utilizados ions de carboxilatos como o oxalato,
citrato e EDDS para formar complexos com Fe** [106, 108, 109].

Em relacdo a pesquisas envolvendo quinolonas, Perinia et al. (2013) [110], por
exemplo, compararam a cinética de degradacdo da Ciprofloxacina com baixa (1 mg L™)
e alta (25 mgL™) concentragdes, com o objetivo de diminuir a concentragdo de aditivos
e avaliar a limitacdo de pH, utilizando baixas concentragdes de ferro e de ligantes
organicos. Um modelo cinético parametrizado foi ajustado satisfatoriamente aos dados
experimentais, a fim de estudar o desempenho do processo de foto-Fenton com
complexos de ferro especificos (citrato de ferro, oxalato de ferro, nitrato de ferro) sob

diferentes pH (2,5; 4,5 e 6,5). A modelagem dos processos permitiu selecionar as
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condigdes do processo (complexo de ferro, as concentragdes dos aditivos e pH do meio)
que maximizam os dois parametros de desempenho relacionados com a conversdo de
equilibrio global e taxa cinética do processo. Para a concentracdo mais alta de
ciprofloxacina, a degradagéo foi muito influenciada pelo complexo de ferro utilizado, o
que resultou na menor eficiéncia com o nitrato de ferro. Em pH 4,5, a maior remocdo de
COT (0,87) foi conseguida na presenca de citrato de ferro, enquanto conversdes de
ciprofloxacina semelhantes foram obtidos com oxalato e citrato (0,98 ap6s 10 min de
reacdo). Em relacdo a menor concentracdo utilizada do antibiotico, uma maior
conversdo foi observada na presenca de citrato e oxalato, em pH de até 4,5. Este
comportamento indica a importancia da complexacdo também em dosagens baixas. Nas
concentragcdes de 320 UM de H,O, e 6 UM de ferro obtiveram uma conversao de

ciprofloxacina de 0,96 ap6s 10 min de reacdo com o pH 4,5.

3.2.2. Hy0,/UVC

O H,0,/UVC é outro processo oxidativo avancado muito utilizado. Mais limpo que o
processo Foto-Fenton (que necessita de uma adicdo de ferro para ocorrer), porém possui
um custo mais elevado quando comparado com o foto-Fenton solar. O peréxido de
hidrogénio, por si s6, em solucdo pode se decompor em espécies radicalares, ou de
acordo com o seu potencial de reducéo (E° = +1,77), também pode reagir diretamente
com as substancias quimicas presentes num efluente, oxidando-as. Contudo, ndo é
comparavel quando se une o mecanismo de degradacédo por fotdlise com radiagcdo UVC
ao mecanismo quimico oxidativo do H,O,. Este processo leva o H,O, a ter uma ciséo
homolitica produzindo radicais HOe, consequentemente propicia uma maior degradagéo

do que a obtida com a aplicacéo dos processos de forma separada [69, 84].
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Toda substancia quimica possui um espectro caracteristico de absor¢gdo onde ocorre essa
fissdo, em particular o H,O, requer uma emissao do comprimento de onda de radiacéo
UV de 220 nm. O que justifica a maior eficacia na utilizacdo de lampadas UVC, uma
vez que a faixa de emisséo desta € menor que 280 nm.

As Equagdes 3.10 a 3.11 mostram como ocorre a formacao do radical HO+ para o
processo H,O,/UVC: a Equacdo 3.10 mostra a cisdo homolitica do peroxido de
hidrogénio, formando dois radicais hidroxila. Porém, de forma paralela, ocorrem
também outras reacbes como as reproduzidas pelas Equacbes 3.11 e 3.12, onde a
formacdo de outro radical (hidroperoxila), a partir de uma molécula de H,O, e um
radical HOe, reacOes estas indesejadas, pois prejudica a eficiéncia do processo [61].
Assim, a concentracdo inicial de peréxido de hidrogénio é um dos fatores primordiais

para 0 bom andamento da reacdo e deve ser adequada para cada efluente.

Hy0; + hv — 2 HO" (3.10)
H,0, + HO'— "HO, + H,0 (3.11)
.HOZ + H,0, — HO™ + H,O + 0O, (312)

Além da concentracdo inicial de H,0,, este processo é influenciado por varios outros
fatores (de forma direta ou indireta), como o pH, comprimento de onda e a intensidade
da radiacdo fornecida, bem como a concentracdo inicial do poluente [111]. Alguns

desses fatores sdo abordados a seguir:

a. pH
A estabilidade do peroxido de hidrogénio varia em funcdo do pH e da temperatura,

sendo que, maiores temperaturas favorecem a sua decomposicdo. Em pH bésico
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também ocorre a sua decomposicdo, portanto deve-se ter atencdo ao pH do meio
reacional [84].
Em seu artigo, Andreozziet al. (1999) [84], relataram que a fot6lise do H,O, em meio

aquoso € sim dependente do pH e cresce a medida que condi¢cBes mais alcalinas séo

utilizadas, por causa do coeficiente de absortividade molar do anion HO?*- Porém, em
pH acido o efeito dos “sequestradores” de radicais, principalmente carbonatos (Equagao
3.13) e bicarbonatos (Equacéo 3.14), sdo anulados ao serem decompostos em CO, e
H,O (stripping de CO,) e, por isso, baixos valores de pH sdo normalmente preferidos

para o processo H,O,/UV.

HCOs + HO' — COz+ OH (3.13)

CO; + HO'— CO3+ H,0 (3.14)

b. Concentracdo de H,0O,

A concentracdo de peroxido de hidrogénio é um dos fatores primordiais para se alcancar
uma boa eficiéncia no processo. Uma alta concentragédo de H,O, torna 0 mesmo um
sequestrador de radical hidroxila, segundo a Equacgdo 3.11. Porém, segundo Tuhkanen
(2004) [112], devido ao coeficiente de extingdo molar do perdxido de hidrogénio ser
baixo (19,6 M s) a 254 nm, a sua concentragéo inicial no meio também nao pode ser
baixa. Tem que ser uma medida significativa, a fim de se obter uma maior exposi¢édo
para formacdo de radicais HOs. N&o é por acaso que a maioria dos experimentos
envolvendo degradacdo e processo H,O,/UVC, tem-se uma etapa onde a concentragdo

inicial de H,0, é testada e sua eficiéncia avaliada para testes posteriores.
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c. Forma de adicao do H,0,

A forma de adi¢do do H,O; na reacéo € outro fator que pode influenciar, de certa forma
ele esta relacionado com o topico anterior que trata de concentracao inicial de H,O, na
solugéo. Bandaraet al. (1997) [113], observaram um aumento na taxa de mineralizagéo
com a adicdo de peréxido aos poucos na reagdo, ao inves de adiciona-lo totalmente no
inicio da reagéo.

Este comportamento pode ter sido ocasionado pelo fato do H,O,, mesmo em condig¢des
6timas de operacao, poder atuar como capturador de HO+ (Equacdo 3.11), assim teria
uma concentracdo menor de perdxido de hidrogénio, que ndo absorveria os fétons,

disponiveis para reagir.

d. Comprimento de onda e intensidade da radiacéo

Obviamente, todo processo que depende de radiacdo teria como fator de dependéncia a
sua intensidade e o tipo de radiacdo fornecida ao sistema. Estes mesmos autores [113]
destacam esta dependéncia no processo H,O,/UV com a emissdo da radiacdo UV, onde
0 uso de lampadas UV emitindo menores comprimentos de onda aumenta a
absortividade do perdxido de hidrogénio e aumentam assim a producao do radical HOs.
Em geral, lampadas UVC sdo as mais utilizadas no processo, uma vez que a sua faixa de
comprimento de onda emitido esta entre 200 - 280 nm, tendo seu pico de emissdo em
254 nm e o comprimento de onda necessario para a maior eficiéncia na clivagem da
molécula de peroxido de hidrogénio é em torno de 220 nm [61, 114].

As lampadas UVB (280 < A < 315 nm) e UVA (315 < A <400 nm) sdo muito menos

eficientes justamente pela faixa de comprimento de onda emitido [62].
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Outra questdo envolvendo a radiacdo esta relacionada & intensidade da reagdo, sendo
que o ideal nos processos H,O,/UVC ¢é se basear na quantidade de fétons emitidos. A
concentracdo de peroxido e outros fatores que vao influenciar na quantidade méxima de
fétons que serdo absorvidos. Se ndo houver esse estudo, uma parte do que for emitido

sera perdido sem ser absorvido na reagdo, trazendo um custo adicional desnecessario.

3.3. Diagramas de especiacao quimica

A simulacdo dos complexos formados durante as reacdes dos POAs, sobretudo para o
processo Foto-Fenton / Fenton que utiliza ferro na sua aplicacdo, é importante para
desvendar e justificar alguns desfechos encontrados. A aplicagdo de modelos de
equilibrio quimico aos sistemas naturais sempre trazem algumas dificuldades.
Certamente, limitagcdes em dados termodindmicos e interferéncias de taxas de reagdes
dependentes sdo restricdes importantes. No entanto, a abordagem de equilibrio fornece
uma técnica para a compreensao das possiveis interacfes quimicas e a simplificacdo de
mecanismos complexos [124].

Constituintes quimicos que sdo dissolvidos em agua podem formar complexos
quimicos, precipitar como fases sélidas, desgaseificar ou adsorver sobre superficies
particuladas. Todas estas vias de reacdo séo afetadas por (e irdo afetar os) parametros de
qualidade de &gua tais como pH, alcalinidade ou forca ibnica. A abordagem de
equilibrio quimico oferece uma alternativa para entender essas intera¢cdes quimicas de
uma maneira direta e unificada [124].

Esta abordagem pode ser de interesse para varios dominios de investigacdo, como:
engenheiros ambientais examinando a qualidade da agua potavel, geologos e
engenheiros que buscam interagdes de solutos com minerais, toxicologistas interessados

nas interacGes de espécies quimicas com organismos, avaliadores de risco que tentam
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melhorar a precisdo dos modelos, ecologistas que olham para a dinamica do produto
quimico na cadeia alimentar, engenheiros e cientistas que estudam o destino e o
transporte de produtos quimicos nas aguas superficiais e subterrdneas, entre outras
utilidades, servindo também aos propdsitos da tese, para a avaliacdo da formagdo de
complexos com diferentes compostos de acordo com o pH de trabalho. Podendo auxiliar
no aumento da eficiéncia do processo [124].

O MINEQL+ tem sido usado de inimeras maneiras e permite investigar a especiacdo de
qualquer tipo de sistema quimico aquoso. Nas aplica¢fes mais utilizadas, pode-se citar

[124]:

e Modelagem das interacBes da &gua do solo com fases minerais;

e Simulacdo do comportamento de adsorc¢éo superficial;

¢ Modelagem da remocéo de arsénico da agua potavel,

e Calcular a corroséo do cobre e do chumbo na agua potavel,

e Modelagem da mobilidade do aluminio em solos expostos a chuva acida;

e Auvaliar a garantia de qualidade do laboraté6rio, dados de controle de qualidade;

e Determinacdo da forma predominante de um constituinte quimico para
avaliacdo dos mecanismos toxicoldgicos;

e Simulacdo de titulacbes acido-base;

¢ Avaliacdo do impacto ambiental das adi¢cdes quimicas;

e Simulacdo da mistura de duas aguas.

O software possui uma solida base tedrica sobreposta a ferramentas avancadas de
gerenciamento de dados.
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4. Materiais e Métodos

Neste capitulo serdo apresentadas as etapas dos ensaios experimentais, 0s reagentes
utilizados, aparatos experimentais e as técnicas analiticas usadas para a avaliacdo dos

experimentos.

4.1 Reagentes

Para verificar a procedéncia e garantir a reprodutibilidade, nesse item serdo indicados 0s
reagentes utilizados nos experimentos. O antibiético levofloxacina (MM: 361,4 g mol™,
CisHzoN3FO,4 > 98.0%) foi adquirido da Sigma-Aldrich. Os reagentes utilizados no
HPLC (trietilamina e acetonitrila) foram obtidos da Sigma-Aldrich e o acido oxalico
dihidratado da VWR Prolabo (pureza = 98%). NaCl, Na,SO;, NaNOj;, NaHCO3,
NH4Cl, e D-manitol foram usadas em grau analitico. Os experimentos com
Fe**/H,0,/UVA foram realizados com cloreto de ferro hexahidratado (FeCls.6H,0) da
Merck e para as reacGes com foto-Fenton convencional, utilizou-se como fonte de Fe
(1) o sulfato de ferro heptahidratado (FeSO4.7H,0O) da Merck. Acido sulfirico da
Pronalab (96%, 1,84 g cm™) e hidréxido de sédio da Merck foram utilizados para o
ajuste e controle do pH. Perdxido de hidrogénio (50%) de grau reagente foi adquirido da
Quimitécnica. Agua ultrapura e agua desmineralizada foram obtidas utilizando um
sistema Millipore® (modelo Direct-Q) e um sistema de osmose reversa (Panice®),
respectivamente. As solucBes de levofloxacina foram preparadas por diluicdo de uma

guantidade adequada do sal da LEV em agua desmineralizada.

4.2 Efluente doméstico proveniente do decantador secundario

O efluente biotratado utilizado para os experimentos usando POAs foi coletado numa
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estacdo de tratamento de &guas residuais (ETAR) situada em Portugal. As amostras
coletadas para os experimentos foram tomadas ap6s decantagdo secundaria da ETAR.
As principais caracteristicas fisico-quimicas do efluente sanitario proveniente do
decantador secundario sdo apresentadas na Tabela 4.1. Dependendo do experimento,

adicionou-se 20 ou 2 mg L™ de LEV no efluente que foi submetido ao tratamento.

Tabela 4.1. Caracteristicas fisico-quimicas do efluente proveniente do decantador
secundario da ETE.

Parametros (unidades) Valor
Absorbancia (254 nm) 0,28
Condutividade (mS cm™) 0,41
pH 6,8
Cor (filtrada) (Pt-Co) 22,0
Cor (néo filtrada) (Pt-Co) 60,0
Ferro dissolvido - Fe?* (mg L™) 0,24
Ferro dissolvido total - TDI (mg L™) 0,41
Turbidez (NTU) 51
Carbono dissolvido total- CDT (mg L™) 80,9
Carbono inorganico dissolvido - CID (mg L) 60,9
Carbono organico dissolvido - COD (mg L™) 20,0
Nitrogénio total dissolvido (mg L™) 10,6
Demanda quimica de oxigénio - DQO (mg L™) 38,3
Amonia - NH;" (mg L™ 3,8
Nitrato - NOs” (mg L™) 2,3
Nitrito - NO,” (mg L™) 6,1
Sulfato - SO,* (mg L™ 711
Cloreto - CI" (mg L) 84,8
Fosfato - PO4* (mg L™) 18,2
Calcio - Ca®* (mg L™) 65,5
Magnésio - Mg** (mg L) 11,3
Potéssio - K* (mg L™) 24.6
Sédio - Na* (mg L™) 814
Acidos carboxilicos (mg L™) <LD(0,01)"

“LD = Limite de detecgdo
4.3 Aparato experimental

Os experimentos com 0s Processos Oxidativos Avancgados foram realizados em dois
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diferentes reatores de escala laboratorial, um deles foi utilizado para as reag0es que
envolvia H,O0,/UVC. Além disso, um experimento na planta piloto com CPC solar
também foi realizada, utilizando as melhores condigdes do processo Foto-Fenton solar
mediados com complexos de ferro-oxalato (SPFF). A descricdo detalhada e a
representacdo esquematica dos trés foto-reatores podem ser vistos nas Figuras 4.2, 4.3 e
4.4,

Um esquema representativo dos processos utilizados nos experimentos e as analises

comparativas estdo dispostos na figura abaixo (Figura 4.1).

Parametros
. Analisados
Processos utilizados
[ [ > COD;
B Foto- » Levofloxacina;
~ Fotodlise ~ Fenton com
complexos
» Ferro dissolvido;
= Fenton H,0,/UVC
» H,0, consumido;
Foto-
Fenton .; , -
— » Acidos carboxilicos.
Foto-
= Fenton COM| mm cm = m= oo o= o - - -
complexos 1
|
- H,0,/JUVC I
| Escala de laboratorio | |
|

= =2 | Escala Piloto (melhor resultado)

Figura 4.1. Esquema representativo dos experimentos realizados.
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4.3.1 Foto reator em escala de laboratério

4.3.1.1 Reator para os processos: Fenton, Foto-Fenton e UVA

Um reator de vidro com sistema de recirculacdo foi cheio com 1,6 L de solucdo de
levofloxacina (20, 10, 5,0 ou 2,0 mg L™). Essa solucdo era bombeada para a unidade de
CPC e homogeneizada por recirculagdo no sistema fechado durante 15 min no escuro
(volume iluminado (Vi) = 270 mL; Vi/VtoraL = 0,17; t; = 0,49 min; tescuro = 2,42 min;
érea de CPC (Acpc) = 0,026 m?). Um banho termostatico foi utilizado para manter a
solugéo na temperatura desejada (15, 25, 35 ou 45 °C). Em seguida, o pH foi ajustado
com hidrdxido de sédio/acido sulfirico, seguido de uma homogeneiza¢do no escuro e
cloreto férrico (I11) ou sulfato de ferro (1) (1,0 ou 2,0 mg L™) foi adicionado ao
sistemas SPFF e Foto-Fenton convencional (CSPF), respectivamente, com subsequente
homogeneizacdo no escuro. Nos experimentos com SPFF, agentes complexantes como
0 &cido oxalico (razdo molar de ferro/oxalato de 1:3, 1:6 ou 1:9), acido citrico ou &cido
malico foram adicionados (razdo molar de ferro/ligante organico de 1:1) antes do ajuste
do pH. Amostras foram tomadas ap0s cada adi¢cdo dos componentes e homogeneizagao.
O Suntest foi ligado e a irradiacdo foi definida em 350, 500 ou 700 m W, o que é
equivalente a 27,8, 41,6 e 59,9 Wyy m™ medidos na faixa de comprimentos de onda de
280-400 nm. Em seguida, foi adicionado perdxido de hidrogénio numa concentracao de
20 mg L™ e amostras foram tomadas em tempos pré-definidos (antes da irradiacéo, 0,5,
2,5,5,7,5, 10, 20, 30, 40, 50 e 60 min) para avaliar o processo de degradacéo por meio
de diversos parametros (COD, consumo de peroxido de hidrogénio, concentracdo de
LEV e concentragdo de ferro dissolvido). Além disso, avaliaram-se diferentes situacoes

que poderiam comprometer a eficiéncia do processo SPFF como: uso de scavengers (D-
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manitol, NaN3 e acido himico) e interferéncia de fons inorganicos (NH4*, SO, HCO3,
CI).

A quantidade estequiométrica tedrica de H,O, necessaria para mineralizar
completamente a solucdo de LEV é mostrada na Equacdo 4.1 ([LEV,]/[H.0,]= 1:49
(molar), [H20,] = 92,2 mg L™). No entanto, devido ao baixo consumo de peréxido de
hidrogénio em experimentos realizados com 1:49 de LEV:H,0, (dados ndo mostrados),

decidiu-se por uma concentragdo mais baixa [105, 106].

C1gH20N3FO4 + 49H,0, — 18CO, + 57H,0 + 3HNO3 + HF 4.1)

Para evitar a continuagdo da reacdo de Fenton durante o tempo entre a coleta e a analise
da LEV, adicionou-se 1 uL de metanol, em grau analitico, imediatamente ao meio
reacional apds a amostragem, como sequestrador de radicais hidroxila.

Os experimentos foram realizados em um foto-reator de escala de bancada (Fig. 4.2),
compreendendo: i) um simulador de radiacdo solar (ATLAS, modelo SUNTEST XLS)
com 1.100 cm? de 4rea de exposicéo equipado com uma lampada de xenonio de 1700 W
refrigerada e com um filtro que permite simular o espectro solar; ii) um coletor
parabélico composto (CPC) com 0,026 m? de area iluminada com refletores de aluminio
anodizado e tubo de Duran (cut-off a 280 nm, didmetro interno de 46,4 mm,
comprimento 161 mm e espessura de 1,8 mm); iii) um recipiente de vidro (capacidade
de 1,5 L) coberto com papel de aluminio, com um arrefecimento encamisado ligado a
um banho termostéatico refrigerado (Lab Companion, modelo RW-0525G) para garantir
uma temperatura constante durante o experimento; iv) um agitador magnético
(VelpScientifica) para assegurar uma homogeneizagdo completa da solu¢do no interior

do recipiente de vidro; v) uma bomba peristaltica (Ismatec, modelo Ecoline VC-380 11,
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com um caudal de 0,55 L min™) para a recirculacio de 4gua entre o CPC e o recipiente

de vidro), medidor de pH e temperatura (VWR sinfonia - SBOOMD5).

(@) (b)

Figura 4.2. (a) Detalhes do reator utilizado na pesquisa e (b) fluxograma do foto-reator
de bancada. TC - controlador de temperatura; PP - bomba peristaltica; AP - bomba de
ar; C - controlador; O,-S - sensor de oxigénio dissolvido; pH - medidor de pH; TM -
medidor de temperatura; MSB - uma barra magnética; MS - agitador magnético; CPC -
Coletor Parabdlico Composto; SS -sistema Suntest; SP - ponto de amostragem.
Reproduzido (adaptado) com a permissdo de Soares, Silva, Manenti, Souza, Boaventura
e Vilar [115]. Copyright® 2013, Springer-Verlag Berlin Heidelberg, License Number:
3219390117722.

40



A irradiancia UVA foi medida por um radidometro de banda larga UVA (Kipp &
ZONEN B.V., modelo CUV5), que foi colocado no interior do simulador solar, no
mesmo nivel que o centro do fotoreator. O radidmetro foi ligado a uma unidade de
display (Kipp&Zonen B.V., modelo Meteon) para gravar a irradiancia incidente (Wyyv

m), medido na faixa de comprimento de onda entre 280 e 400 nm.

4.3.1.2 Reator para as reagdes envolvendo H,O,/UVC

O foto-reator utilizado nesta parte dos experimentos pode ser visto na Figura 4.3. Ele é
constituido por: (i) um foto-reator contendo um tubo de borosilicato (Schott-Duran tipo
3.3, corte a 280 nm, diametro interno de 70 mm, comprimento de 200 mm e espessura
1,8 mm) com um tubo interno de quartzo concéntrico, contendo uma lampada UVC,
com o primeiro tubo posicionado no foco de dois refletores de aco inoxidavel (CPC
duplo - cada um constituido por duas parabolas truncadas e com uma dimensdo total de
19,5 cm x 21,0 cm); (ii) um recipiente de vidro (capacidade de 1,5 L) com uma camisa
de arrefecimento acoplada a um banho termostatico refrigerado; (iii) uma bomba
peristéltica (Ismatec, modelo BVP-Z, com uma vazéo de 1,6 L min™) para recircular o
efluente entre o complexo do CPC e o recipiente de vidro; e (iv) um medidor de pH e
temperatura (VWR symphony- SB90MS5). Todos os sistemas foram conectados por
tubos de Teflon.

A fonte de radiacdo (localizada no interior do reator tubular) foi proporcionada por uma
lampada UVC. Os fluxos de luz incidente foram determinados pelo método de
actinémetria do peroxido de hidrogénio [116], e o valor encontrado foi de 0,81 Jyy s*
(lampada de 6 W de poténcia).

Nesta etapa foram avaliados diferentes concentracées de H,O, (10, 20 e 40 mg L™), a

influéncia do H,O, no escuro (sem radiacdo UVC), apenas a fotdlise UVC para a
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degradacdo de LEV, a substituicdo da lampada UVC por uma UVA e por fim, a
utilizacdo de uma baixa concentracdo de Fe?* para que houvesse uma possivel reacéo
concomitante de H,O,/UVC e Fenton (na tentativa de aumentar a eficiéncia do
processo).

Assim como nos processos expostos anteriormente, as amostras foram coletadas em
tempos pré-estabelecidos (antes da irradiacéo, 0,5, 2,5, 5, 7,5, 10, 20, 30, 40, 50, 60). E
foram utilizados para acompanhar a eficiéncia do processo os parametros: concentragéo
de LEV, DOC, H,0, consumido, ferro dissolvido e no fim foram determinadas as
constantes cinéticas das reacBes (constantes de pseudo-primeira ordem) para a
degradacéo de LEV.

O efluente utilizado nesta etapa foi 0 mesmo utilizado nos testes envolvendo efluente

real da Tabela 4.1, fortificado com uma concentracéo de 2 mg L™ de LEV.

N
—
i
TC - Controlador de temperatura MSB - Barra magnética
SP — Ponto de amostragem MS — Agitador magnético
pH — pHmetro PP — Bomba peristaltica
TM — Medidor de temperatura CPC - Coletor parabolico composto
CGV - Tubo cilindrico de vidro UVC - Lampada UVC

Figura 4.3. Figura esquematica do reator H,O,/UVC. Reproduzido (adaptado) com a
permissdo de Soares, Souza, Soler, Silva, Souza, Boaventura, Vilar [117]. Copyright ©
2016, Elsevier B.V., License Number: 1383-5866.
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4.3.2 Procedimento na planta piloto

Uma quantidade de LEV foi adicionada a 15 L de &gua ultrapura previamente
adicionada ao tanque de recirculacio para alcancar uma concentracdo de 20 mg L™ de
LEV. A solucdo foi bombeada para a unidade de CPC e homogeneizada por
recirculacdo no sistema fechado durante 15 min no escuro (V; = 5,1 L; Vi/VtoraL = 0,34;
tempo de residéncia ~ 0,3 min, volume iluminado ~ 40%, Acpc = 0,455 m?). O
procedimento experimental, considerando-se a adicdo de produtos quimicos e as
amostragens, foi igual ao descrito para o sistema de escala de bancada. Apos a adi¢édo de
H,O,, os CPCs foram descobertos e as amostras foram coletadas em horéarios
predeterminados durante 90 min.

Os experimentos solares foram realizados em uma planta piloto com CPCs (Figura 4.4)
instalada no telhado do Departamento de Engenharia Quimica da Faculdade de
Engenharia da Universidade do Porto (FEUP), Portugal. O coletor solar consiste huma
unidade de CPC (0,91 m?) com quatro tubos de borossilicato (tipo Schott-Duran 3,3,
com corte em 280 nm, diametro interno de 46,4 mm, comprimento 1500 mm e largura
de 1,8 mm) ligadas em série por juncdes de polipropileno. Os CPCs foram feitos em
aluminio anodizado, apoiado sem uma estrutura de aluminio, orientada para o sul e
inclinado a 41° (latitude local). A instalacdo piloto tem dois tanques de recirculacédo de
polipropileno (10 L e 20 L), duas bombas de recirculacdo (20 L min™), dois medidores
de fluxo, cinco valvulas e um quadro elétrico para o controle do processo. A planta
piloto pode ser utilizada de duas maneiras: utilizando a 4rea total de CPC (0,91 m?) ou
utilizando 0,455 m? de &rea de CPC, dando a possibilidade de realizacdo de dois
experimentos diferentes ao mesmo tempo e nas mesmas condig¢des de radiagdo solar. A
planta funciona em batelada, continuamente recirculando todo o volume através do

reator e a0 mesmo tempo, garantindo o fluxo turbulento nos tubos do foto reator. A

43



irradiagdo UVA foi medida com um radiometro de UV global PLS-ACADUS 85,
colocado na planta piloto com a mesma inclinagdo do reator, o qual fornece os dados em
termos de Wyy m™ incidente, medida na faixa de comprimentos de onda entre 280 e
400 nm. A temperatura da solucdo depende das condi¢des ambientais (normalmente
entre 15-30 °C).

A energia UVA acumulada (Quv,, kJ L) recebida em qualquer superficie na mesma
posicdo em relacdo ao sol, por unidade de volume de agua no interior do reator, no

intervalo de tempo 4¢, é calculada utilizando a Equacdo 4.1.

Quvn=Quv a1t AthG,ﬂ ﬁ , Aty =ty -ty 4.1)

Onde: t, é o0 tempo correspondente a amostra n (s), Vi€ o volume total do reator (L), A, é
a area da superficie do coletor iluminado (m®) e UV, é a radiacéo solar ultravioleta
média (W m) medida durante o periodo de 4#, (s).
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(b) (c)

Figura 4.4. (a) Fluxograma: TM - medidor de temperatura; pH - medidor de pH; CPCs
- coletores parabdlicos compostos; UV-R - radidmetro; RT - tanque de recirculagdo; CP
- bomba centrifuga; R - Rotdmetro; V1 e V2 - valvulas de recirculacdo/descarga; V3 e
V4 - valvulas de controle de vazao; V5 - valvula de ampliacdo ou restrigdo do uso dos
CPCs; V6 - vélvula de alimentagdo RTs; — caminho principal; ---- Caminho
alternativo; NRV - Valvula de retengdo. Reproduzido (adaptado) com a permisséo de
Soares, Silva, Manenti, Souza, Boaventura e Vilar [115]. Copyright® 2013, Springer-
Verlag Berlin Heidelberg, License Number: 3219390117722; (b) vista frontal e (c) vista
da parte de tras do sistema.
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4.4 Metodologia analitica

4.4.1 Concentracdo de LEV e 4cidos carboxilicos

A concentracdo LEV foi analisada por HPLC-DAD, com limites de deteccdo e de
quantificacdo de 0,08 e 0,02 mg L™, respectivamente. O HPLC utilizado foi VWR
Hitachi LaChrom ELITE (Merck-Hitach, Toquio, Japdo) com coluna de fase reversa
(Purospher® STAR RP-18 endcapped: 125 x 4 mm), bomba L-2130, L-2200 com
amostrador automaético, forno de coluna L-2300 e L-2455 DAD. A coluna de fase
reversa foi mantida a 40 °C, devido ao método escolhido. A levofloxacina foi
determinada pelo método isocratico com 15% de acetonitrila e 85% de trietilamina
(0,4% v/v) a pH 3,0 (ajustado com &cido fosférico), em uma taxa de fluxo de 1,0 mL
min™ durante 10 min. O volume de injec&o foi de 20 uL e o comprimento de onda do
detector (1) foi fixado em 285 nm. Para as analises de HPLC, as amostras receberam
uma adicdo de metanol para parar o processo de oxidacdo, uma vez que o metanol age
como um capturador de radicais HO+ [119].

Uma coluna REZEXTM ROA (OrganicAcid H" 8%, 300 x 7.8 mm) foi usada para
quantificar os diferentes acidos carboxilicos de baixa massa molar (oxalico, tartronico,
citrico, oxamico, malico, glicélico, succinico, formico, fumarico, propiénico, adipico,
maleico, tartarico, maldnico, acético, glutarico e acrilico). Uma elui¢do isocratica foi
utilizada com H,SO4 2,5 mM e uma vazdo de 0,5 mL min™ durante 50 min (A = 210

nm).
4.4.2 COD e Nitrogénio Total

Para avaliar a mineralizagéo, ou seja, a completa degradacdo do composto de estudo em

CO,, H,0 e compostos inorgéanicos, foi utilizada a medi¢do do COD (carbono organico
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dissolvido), que foi medido em um analisado TC-TOC-TN equipado com o amostrador
automatico ASI-V (Shimadzu, modelo TOC-VCSN) e calibrado com solugdes padrao
de biftalato de potassio (carbono total) e uma mistura de bicarbonato de sédio/carbonato
de sodio (carbono inorganico). A analise de COD foi realizada imediatamente, sem
adicdo de metanol ou outro reagente.

Nitrogénio dissolvido foi medido no mesmo analisador TC-TOC-TN, em uma unidade
de TNM-1 (Shimadzu, modelo TOC-VCSN) calibrado com solucGes padréo de nitrato

de potéssio.

4.4.3 - Quantificagio de Anions e Cations

Os anions e cations (sulfato, cloreto, nitrito, nitrato, fosfato, aménio, sddio, potéssio,
calcio e magnésio) foram medidos por cromatografia iénica (Dionex ICS-2100 e
Dionex DX-120 para anions e cétions, respectivamente), utilizando um Dionex lonPac
(colunas: AS9-HC/CS12A 4 mm x 250 mm, supressor: ASRS®300 / CSRS®300 4 mm,
respectivamente, para anions e céations). O método para a determinacdo de
anions/cations compreende uma corrida de 12 min com uma solugdo contendo 30 mM

de NaOH e 20 mM de 4cido metanossulfonico a uma vazdo de 1,5/1,0 mL min™.

4.4.4 Quantificagdo de Ferro total e H,O,

As concentragbes de ferro total e H,O, dissolvidos foram determinadas durante os
experimentos pelo método colorimétrico com orto-fenantrolina e leitura a 510 nm (ISO
6333) e metavanadato de aménio com leitura a 450 nm [120], respectivamente. A
temperatura e o pH foram medidos usando pHmetro Hanna HI 4522. Todas as amostras

foram filtradas em membrana de nylon de 0,45 um (VWR) antes das analises.
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4.5 Determinacéao das Constantes Cinéticas

Foram calculadas as constantes cinéticas das reacOes realizadas, a fim de ter um
pardmetro claro para se comparar a eficiéncia das mesmas. Um modelo matematico de
pseudo-primeira ordem foi ajustado aos dados experimentais, utilizando um método de
regressdo ndo linear. As constantes cinéticas de pseudo-primeira ordem foram
determinadas para o decaimento da concentragdo de LEV (Kiev), em L kJ™, em funcéo da

energia UV acumulada, como mostra a Equagéo 4.2.

[LEV]e = [LEV]p x e v Qu (4.2)

Os subscritos “0” e “e” denotam a concentra¢do LEV quando a reacdo € iniciada e ap6s
uma determinada quantidade de energia UV acumulada (Quy), respectivamente. Os
pardmetros cinéticos foram encontrados, minimizando a soma dos quadrados dos
desvios entre os valores experimentais e previstos. Para se avaliar a qualidade dos
parametros e do modelo proposto, utilizaram-se alguns parametros estatisticos, como o

célculo do desvio padréo relativo, o coeficiente de correlacio (R?) e a variancia residual

(S%R).

4.6 Diagramas de especiacao

Foi modelada a formagdo de complexos entre Levofloxacina, oxalato e Fe (ll1),
utilizando o programa denominado MINEQL+. Os diagramas de especiacdo foram
simulados considerando 1,0 e 2,0 mg L™ de concentracéo inicial de Fe**, 20 mg L™ de
Levofloxacina e utilizando diferentes razdes molares de ferro/oxalato, a saber 1:3, 1.6 e
1:9 (9,5, 19,0 e 28,5 mg L™ de 4cido oxalico, respectivamente). As reacdes de equilibrio

entre oxalato, ferro-LEV e ferro-oxalato (que podem ser observados na Tabela 4.2),
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obtidas na literatura, foram introduzidos manualmente no software MINEQL+, bem
como as condigdes utilizadas nos testes. Em um segundo momento, foram simulados
também a formac&o de complexos com outros ligantes organicos, como citrato e malato.

Estas informacdes foram de suma importancia para elucidar alguns resultados obtidos.

Tabela 4.2. Rgagées de equilibrio e suas respectivas constantes de dissociagdo (T = 25
Cel=0mM).

Reac6es logk®  Referencias

H,0¢ % 50H +H* 13,997 [124]

Fe(l11)-hidroxo

Fe* +H,0«“>FeOH* +H" -2,187 [124]
Fe* +2H,0 « > Fe(OH); +2H" -4,594 [124]
2Fe* +2H,0«—Fe,(OH);" +2H" -2.854 [124]
Fe* +3H,0« —>Fe(OH),,, +3H" -12.56 [124]
Fe* +4H,0« %> Fe(OH), +4H" -21.588 [124]
3Fe™ +4H,0«—Fe,(OH);" +4H" -6.288 [124]

Fe(lll)-cloreto

Fe* +Cl~ «X > FeCl* 1.48 [124]
Fe* +2Cl~ <X FeCl; 2.13 [124]
Fe®" +3Cl™ <> FeCl,,, 1.13 [124]

Fe(111)-sulfato”

Fe3* 1502 « %o ,Feso} 4.050 [124]
Fe® +2S07 <= >Fe(SO,), 5.380 [124]

Fe(l1l)-levofloxacina

Fe* +LEV ™ +H " « X2 5 FeHLEV® 16.1 [125]
Fe* +2LEV ™~ +2H "« > FeH ,LEV,” 315 [125]
Fe* +3LEV ™~ +3H" «XesFeH, LEV.Y 46.7 [125]
Fe* +3LEV ™ +2H" <= FeH,LEV.” 40.6 [125]
Fe* +3LEV ™ +H" «Xe 5 FeHLEV, 33.2 [125]
Fe* +3LEV ™ « s FelLEV, 25.6 [125]
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Fe* + LEV  «fe sFeLEV *
Fe* +2LEV ™ +H" « X 3 FeHLEV,/"

Fe* +2LEV ™ «X2 > FelEV,'
Fe® +2LEV ™ +OH ™ «X2Fel EV,OH

Equilibrio de espécies de LEV

LEV™ +H ™« sHLEV
HLEV + HY « e 1 LEVY

Equilibrio de espécies de oxalato

C,02 +2H" <K= 3H,C,0,

Co02 + H¥ « L 5 HC,0;

Fe(lll)-oxalato

Fe* +C,07 «+=>Fe(C,0,)"

Fe* +2C,0; «~=>Fe(C,0,),

Fe* +3C,0; «*=>Fe(C,0,)T

Fe* +H" +C,07 «~=>FeH (C,0,)*
Equilibrio de espécies de citrato

Cit* + H" «X= 3 HCit*

Cit> +2H" «*« 3 H,Cit~

Cit> +3H" «X 5 H Cit
Fe(lll)-citrato

Fe*" +Cit* «X= FeCit

Fe* + H +Cit* «~z— FeHCit"

Fe* +Cit* « = FeOHCit™ +H"*
Equilibrio de espécies de malato

Mal* + H" «X= 5 HMal~
Mal* +2H"* «*= 3 H Mal
Fe(ll1)-malato

Fe* + Mal* «F= > FeMal~
Fe* +2Mal* «Xe— Fe(Mal),

13.0
27.0
19.7
12.2

8.15
6.02

5.52
4.27

9.40
16.20
20.78

9.3

6.396
11.157
14.285

13.10
14.40
10.33

5.097
8.556

8.43
17.51

[125]
[125]
[125]
[125]

[126]
[126]

[127]
[127]

[128]
[128]
[128]
[128]

[124]
[124]
[124]

[124]
[124]
[129]

[130]
[130]

[131]
[131]

*Valores de log K encontrados na literatura, com a corre¢do para | = 0 mM usando as equagdes de Davies [132]
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**ReacOes de foto-Fenton solar convencional (CSPF) foram consideradas (origem do ferro nas equacdes:
FeS0O,.7H,0)
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5. Resultados e discussao

Neste capitulo serd apresentado, inicialmente, um estudo sobre as caracteristicas da
solucdo de levofloxacina usada nos experimentos. Apds sera descrito os resultados de
oxidagédo usando alguns processos oxidativos avancgados sobre a solugdo da quinolona,
bem como algumas variagcdes no processo Foto-Fenton solar para se entender alguns
nuances do processo. Foi utilizado efluente real a fim de observar o comportamento da
degradacgdo da levofloxacina frente & complexidade de uma matriz real. Foi realizado
um scale-up com os melhores resultados obtidos na escala de bancada para o processo

Foto-Fenton. Por fim, foram feitos algumas rea¢6es com o processo H,O,/UVC.

5.1 Estudo das caracteristicas da solucéo de levofloxacina

Uma concentracdo inicial de levofloxacina (LEV) de 20 mg L™ (COD = 11,9 mg L™)
foi utilizada para alcancar amplos perfis de degradacdo de LEV e o respectivo
decaimento de COD, e para obter também a identificacdo de possiveis intermediarios
formados durante a sua degradacdo. Sabe-se que o pH afeta a especiacdo da LEV em
solucdo (Figura 5.1a) (pKa1 = 6,02, pKy2 = 8,15, FI = 0,1 M) [127], desempenhando um
papel importante na sua fotdlise e na degradacdo fotocatalitica. As moléculas de LEV
sdo, em geral, catidnicas abaixo de pH 5,0 (H,LEV™"), ani6nicas (LEV") no pH 8,5 e
neutras (ou zwitteriénico, HLEV) a um pH entre pKq; e pKj, (Figura 5.1b) [133].
Observando o seu espectro de absor¢do no UV-Vis (Figura 5.1c), é evidente que este
composto absorve a maior parte da radiagdo na regido UVB (280 <A< 315 nm), com
Amax= 285 nm e com uma absor¢ao moderada no UVC (A< 280 nm) e no UVA (315 <A<

400 nm).
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Figura 5.1. a) Diagrama de especiacdo da LEV em funcéo do pH em solucéo aquosa; b)
Estrutura molecular da LEV; c) Espectro de absorcdo das solucdes de LEV: (— —)
somente LEV, (— —) LEV + &cido oxalico, (—) LEV + &cido oxalico + Fe**; ()
espectro solar; (—) espectro de emissdo da lampada de xenoénio. Os valores de pKa da
LEV foram obtidos em Sousa, et al. [126].

Uma vez que a lampada utilizada nos experimentos emite na faixa UVA, existe apenas
um ligeiro efeito fotolitico na degradacéo da LEV, que esta de acordo com a degradagéo

de LEV negligenciavel obtida neste trabalho, quando ap6s 60 min de fotdlise direta sob

UVA, combinada ou ndo com 20 mg L™ de H,0, ([LEV,]/[H.0,] = 1:3 (molar)). Um
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incremento na absorbancia da solugdo de LEV na presenca de 2,0 mg L™ de Fe** foi
observado e pode ser relacionado com a formacao de complexos Fe (111)-hidroxido (ver
especiacao do Fe** vs. pH na Figura 5.2).

A especiacdo de acido oxalico em uma solu¢do aquosa inclui as espécies H,C,0,,
HC,0, e C,0,% coexistindo em equilibrio (pKa: = 1,25; pKaz = 4,27). A concentragdo
C,04% é insignificante para pH < 2,0, mas se torna a espécie predominante a um pH >
4,27. HC,O,4 é a espécie predominante em 1,25 < pH <4,27 e em um pH > 6,0 a sua
concentracdo torna-se insignificante [121]. Na presenca de Fe** e Fe, os fons de

oxalato podem gerar anéis de cinco membros e formar complexos diferentes.

[Fe3*(CZO4)3]37é 0 complexo de oxalato de ferro mais estavel e, de modo geral,

complexos de Fe**-oxalato sdo mais estaveis do que os complexos de Fe®*-oxalato

[121]. Em valores de pH é&cidos (0 < pH < 2,0), entre as espécies em equilibrio que

envolvem jons férricos e ions bi-oxalato [Fes+HCZO4]2+ deve ser considerado [123].
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Figura 5.2. Diagrama de especiacdo com espécies de ferro e oxalato em funcéo do pH.
Utilizando [Ferro total] = 3,58x102 mM (2 mg L™): a) 1:3 razdo molar de ferro/oxalato
([Acido oxalico] = 1,07x10™" mM); b) 1:6 razéo molar de ferro/oxalato ([Acido oxalico]
=2,14x10" mM); c) 1:9 razdo molar de ferro/oxalato ([Acido oxalico] =3,21x10™ mM);
d) sem &cido oxalico (apenas ferro e LEV). Utilizando [Ferro total] = 1,79x10% mM (1
mg L™): d) 1:3 razdo molar de ferro/oxalato ([Acido oxalico] = 1,07x10-1 mM); f) sem
4cido oxalico (apenas ferro e LEV) com [Ferro total] = 1 mg L™. Simbolo aberto:
complexos de ferro-oxalato, simbolo meio fechado: complexos entre ferro e LEV e
simbolos fechados: complexos de ferro e hidroxido. (—m—) Fe®*, (@) FeOH?*, ( 4 )
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(/) Fe(C204)35°, () FeHC,04%*. ([LEV]o = 20 mg L™; T = 25°C). A forca idnica
foi calculada automaticamente pelo programa MINEQL+ [124] usando as constantes de
equilibrio da Tabela 4.2.

A levofloxacina pode formar um complexo estavel com o Fe**, o que pode limitar a
foto-reducdo do Fe** e, por consequéncia, reduzir a decomposicdo de H,0, na reacdo de
Fenton, diminuindo a eficiéncia global do processo de foto-Fenton [134-136]. Segundo
Al-Khodir e Refat [24], as quinolonas podem se ligar tanto com cétions bivalentes
(Mg*, Ca*, Cu®*, Zn*, Fe**, Co®") formando quelatos com razdo de 1:1 ou 1:2
(metal:quinolona), quanto com cétions trivalentes (A1**, Fe**) que formam quelatos na
razdo de 1:1, 1:2, ou 1:3. O numero de ligantes coordenados vai depender do pH do
meio e o tipo de solvente. Em pH mais &cidos, a formacdo de complexos de
coordenacdo 1:1 sdo favorecidos, enquanto que em pH mais elevados, predominam
complexos de razéo 1:2 [137]. Segundo os mesmos autores (Al-Khodir e Refat [136]), a
formagdo dos complexos com LEV ocorre seguindo dois caminhos de coordenagio
como bidentados. Um deles a partir da desprotonacdo do grupo carboxilico seguido pela

ligacdo do ion Fe (I11) por meio do grupo carbonila e carboxilato.

5.2 Efeito de diferentes POAs na degradacéo da LEV

Experimentos preliminares foram realizados em pH 5,0 + 0,3 e com a concentracao
inicial de LEV de 20 mg L™ para verificar o efeito dos processos de oxidagdo na
degradacdo da LEV (Figura 5.3). Os processos UVA, H;0, e H,0,/JUVA
proporcionaram uma baixa degradacédo da LEV, devido a duas razdes principais: (i) uma
ruim absorcdo de UVA-Vis (radiacdo solar) pela molécula de LEV (Fig. 5.1c) e (ii) a
fotolise de H,O, ndo ¢ significativa na faixa UVA, uma vez que é necessario um A <
280 nm para uma clivagem efetiva de H,O, [138], além disso, os tubos de vidro de

borossilicato usados nos testes de foto-Fenton tem um ponto de corte em 280 nm. No
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processo H,O,/UVC, o perfil de concentragdo LEV exibiu um significativo decaimento
inicial, provavelmente devido ao ataque dos radicais hidroxila que foram produzidos
pela fotélise UVC do H,0,. Os testes realizados com fotélise por UVC (0,65 Juy ™)
apresentou uma remocdo de LEV de 43% apds 60 min de rea¢do, com remocao de COD
negligencidvel. Esses resultados podem ser observados na Figura 5.3. Nasuhoglu,
Rodayan, Berk e Yargeau [139], relatam que a remocao fotolitica de LEV (20 mg L™)
foi pequena sob apenas radiacdo UVC (1,3x10™ Einstein L min™), sendo que ap6s 120
min de radiacdo, 65% de LEV permaneceram em solugéo.

Os processos Fenton (Fe*’/H,0,), foto-Fenton solar convencional (CSPF;
Fe?*/H,0,/UVA) e foto-Fenton solar mediadas por complexos de ferro-oxalato (SPFF;
Fe**/H,0./4cido oxélico/UVA) foram avaliados em ensaios comparativos usando 2,0
mg L de Fe?*/Fe** (dependendo do teste) e 20 mg L™ de H,0,. A Figura 5.3 mostra
que os processos Fenton, CSPF e SPFF, degradaram a LEV rapidamente durante os
primeiros 5 min de reacdo, obtendo nesse tempo altos indices de remocdo de 58,5; 69,2
e 80,8%, respectivamente. Este comportamento pode estar relacionado com a maior
quantidade de H,O, presente em solucéo no inicio dos processos com uma consequente
maior producdo de HOe. A queda brusca da concentragdo LEV ¢é mais acentuada na
reacdo de SPFF, uma vez que a presenca de acido oxalico evita a precipitacdo do ferro
e, além disso, a fotolise de complexos de ferro-oxalato aumenta a regeneracéo dos ions

férricos.
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Figura 5.3. Degradacdo da LEV usando diferentes processos de oxidacdo em pH
5,0+0,3. (m) UVA-Vis, (®) H,O, (4) H0,/UVA-Vis, (%) H;0,/UVC, (@)
Fe?*/H,0,, (0) CSPF com Fe**, e (&) SPFF (1:3 — Fe**/oxalato). ([LEV]o = 20 mg L™,
[Felo=2,0mg LY, [H205]o =20 mg L™, T=25°C e | = 41,6 Wyy m?).

Apos a decomposicao inicial rapida da LEV, um perfil de degradagdo lenta seguindo
uma cinética de pseudo-primeira-ordem é observado (Tabela 5.1) Esse perfil pode ser
associado a degradacdo pelos radicais hidroxila, apds a degradacdo inicial da LEV, dos
subprodutos gerados [140] e/ou pela formacdo de complexos de LEV-Fe (lll), o que
limita a regeneracdo de Fe?*, diminuindo a decomposicdo de H,O, na reagdo de Fenton
e, consequentemente, a eficiéncia global do processo de foto-Fenton [141, 142].

Em geral, a eficacia da degradacdo do composto alvo no processo Fenton foi

consideravelmente mais baixa em comparacdo com o0s processos foto-Fenton. Assim, a

aplicacdo de CSPF e SPFF foi detalhadamente explorada sob algumas condigdes
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controladas em um foto-reator de escala de laboratdério com um simulador solar. A
completa mineralizacdo, medida pelo COD, foi relativamente baixa, 0 que pode ser
explicado com a formacdo de intermediarios de degradacgdo. Isto serd abordado mais

profundamente nos préximos tépicos.

5.3 Foto- Fenton Solar Convencional (CSPF)

O desempenho do foto- Fenton solar convencional Fe**/H,0,/UVA, na degradacéo da
LEV sob diferentes concentracdes iniciais de ferro (1,0 e 2,0 mg L™) e os valores de pH
(3,0-6,0), foi avaliado em um foto-reator de escala laboratorial equipado com um CPC.
A degradacéo da LEV, redugdo do COD, ferro dissolvido e consumo de peroxido de
hidrogénio sdo mostrados na Figura 5.4.

Para todas as condicdes, foi observada uma decomposi¢do rapida da LEV durante os
primeiros 5 min e, em seguida, o composto alvo foi gradualmente degradado. Esta
observagdo pode ser explicada pelo aumento rapido da concentracio de Fe* a partir da
oxidagdo do Fe?*. A existéncia do segundo periodo de degradacéo gradual LEV sugere a
presenca de outras vias para a reducdo do Fe**. Um aumento claro nas taxas de reacéo
ocorre quando se aumenta a quantidade de ferro e/ou diminuindo o pH, o que pode ser
explicado, no caso do pH, pela formacio de compostos insoltveis de Fe** a pH > 4.0

[93, 143].
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Figura 5.4. Eficiéncia do CSPF (Fe®*/H,0,/UVA) em diferentes pH e concentracdes de
ferro na degradagdo da LEV. Com a [Fe?*] = 1,0 mg L™: (@) pH = 3,0, (®) pH = 3,5,
(A)pH=4,0, (@) pH=4,5, (*)pH=5,0,e (A)pH=6,0. Coma[Fe**]=20mgL™:
(%) pH = 3,0, e (0) pH =5,0. ([LEV]o =20 mg L™, [H20,Jo=20 mg L, T=25°C e |
= 41,6 Wyy m™).

Torna-se evidente que em pH 50 e 6,0 com 1,0 mg L™ de Fe*" a eficiéncia da
degradacdo LEV reduziu substancialmente e uma diminuicdo da concentracdo de ferro
dissolvido em pH 6,0 devido a formacédo de hidroxidos que levariam a precipitacdo do

ferro. A relacéo direta entre 0 aumento de formacao de radicais hidroxila e a dosagem

inicial de ferro é esperada de acordo com a Equacéo (3.1).

Fe** + H,0, — Fe** + OH + "OH (3.1)
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No entanto, mesmo com a concentracdo mais baixa testada de ferro, 1,0 mg L™, a
reacdo CSPF foi capaz de conseguir a remogdo completa de LEV apds 20 min de reacdo
(1,04 kJuyL™) em todas as condicdes abaixo do pH 4,0.

No pH 3,0, ouve uma degradacdo da LEV e uma remoc¢do de COD semelhantes para
ambas as concentragdes de ferro, apds 60 min, com um ligeiro melhor desempenho para
2,0 mg L™ de Fe*". Uma remocdo de LEV maior que 62,9% foi obtida durante os
primeiros 5 min de reagdo com 2,0 mg L™ de Fe*" e a concentracdo do antibiético
aproximou-se do limite de quantificacdo (LQ) em aproximadamente 20 min de reagdo
(1,04 kdyy L™). Os niveis de COD diminuiram lentamente até atingir uma remogéo de
25% do seu valor inicial no final do periodo de tratamento (60 min ou 3,27 kiyy L™),
enquanto que uma média de 13,4 mg L™ de H,0, foi consumido. Entretanto, no caso de
um pH 5,0, os resultados obtidos indicaram uma melhoria consideravel na velocidade
de degradacdo da LEV com o aumento da concentracdo de ferro. Um aumento de quase
5 vezes na taxa de degradacdo da LEV foi observado com valores k gy de 0,49 £ 0,02 e
2,32+ 0,07 LkJ* paraa 1,0 e 2,0 mg L™ de Fe**, respectivamente (ver Tabela 5.1). De
acordo com o diagrama de especiacdo da LEV (Figura 3.2), para valores de pH entre 4,0
e 6,0, HLEV' € a espécie predominante, mas a fragio molar de LEV zwitteridnico
(HLEV) aumenta 0 para 0,5. A queda inicial nas concentra¢fes de LEV e COD com o
aumento do pH ap6s a etapa de adicdo de sal de ferro podem ser também uma
consequéncia da interacdo entre as espécies férricos e as espécies de LEV desprotonadas
[126, 136].

Em geral, a eficacia da degradacdo do composto alvo em um pH quase neutro (5,0 e
6,0) e 1,0 mg L™ de Fe?* foi consideravelmente mais baixa em comparacdo com a 2,0
mg L™ de Fe**. Um novo aumento da dose de ferro néo foi estudado devido &

quantidade detectada no ultimo ponto da analise, mostrando alta quantidade de residuo
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de ferro. Os valores das constantes cinéticas foram calculadas para o processo CSPF em
diferentes valores de pH e concentracdes de ferro e sdo apresentadas na Tabela 5.1.

Com base nesses resultados e com o objetivo de atuar em valores de pH proximos do
neutro e com concentragdes de ferro de até 2 mg L™ (legislacdo portuguesa), o

tratamento foto-Fenton solar com complexos de Fe**/ligantes organicos foi estudado.

5.4 Foto—Fenton solar mediado por complexos de ferro-oxalato (SPFF)

Vérios autores tém relatado a fotoquimica dos complexos férricos e ferrosos na presenca
de 4acido oxalico [106-109, 144, 145]. A Figura 5.2 apresenta os diagramas de
especiacio das espécies de ferro ([total de Fe**] = 2,0 mg L™ ou 0,036 M), em funcdo
do pH na presenca da LEV e do &acido oxalico, com uma propor¢cdo molar de
ferro/oxalato de i) 1:3 (Figura 5.2a), ii) 1:6 (Figura 3.2b), iii) 1:9 (Figura 5.2c), iv) sem
a presenca do 4cido oxalico (Figura 5.2d), e com [Fe**] = 1,0 mg L™ ou 0,018 M temos:
v) 1:3 de propor¢do molar de ferro/oxalato (Figura 5.2€) e vi) sem a presenca de acido
oxalico (Figura 5.2f) .

A utilizacdo dos complexos de ferro no processo Foto-Fenton classico € uma boa
alternativa para se trabalhar em pH maior do que o 6timo, que geralmente é em torno de
2,7 e 3 [146], podendo, assim, ser utilizado em pH proximo do neutro. Dessa forma,
pode-se obter resultados tdo bons, ou melhores a aqueles obtidos no Foto-Fenton
classico em pH &cido.

A Figura 5.5 esquematiza as reacdes desejadas para a oxidacdo do composto em

questdo, a quinolona levofloxacina.
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Figura 5.5. Esquema das reacOes desejadas para a oxidacdo do composto de estudo, a

levofloxacina.

Para avaliar melhor o desempenho deste processo, foram estudadas diferentes variaveis

e como estas poderiam influenciar na eficiéncia do processo. O que foi avaliado nesta

parte do estudo esta resumido na Tabela 5.2.

Tabela 5.2. Pardmetros avaliados na analise da eficiéncia do processo SPFF.

Parametros

Ferro dissolvido (mg/L)

Fe3*:Oxalato (mol/mol)

Irradiancia (W,,/m?)
Interferentes
Agente complexante
Temperatura (°C)
Anion/Cation
[Levofloxacina] (mg/L)

pH

Valores
1 2

1:3 1:6 1:9
27,8 41,6 599
D-manitol )5'«0|c_io NaN,

himico
Acido Acido Acido
Oxalico Malico citrico
15 25 55 45
NH,* SO, HCO4 Cl-
2 5 10 20
3 OES 4 45 5 6

63



Nos proximos topicos serdo discutidos os resultados obtidos por essas variagdes no

processo, bem como uma discussao para justificar tais valores.

5.4.1 Efeito do pH e da concentracéo de ferro

O efeito do pH da solugéo inicial foi estudado de modo a encontrar o mais alto valor de
pH no processo que ndo comprometesse a eficiéncia da reagdo. Considerando que uma
concentracdo de ferro inferior diminui a quantidade de &cido ox&lico necesséria para
degradacdo da LEV usando o SPFF, os experimentos foram realizados usando as
concentracdes de ferro limite para o descarte de ferro em efluentes estabelecido pela
legislacdo portuguesa (1,0 e 2,0 mg L™), com uma proporgdo molar de ferro/oxalato de
1:3. Os resultados sdo mostrados na Figura 5.6, e as taxas cinética de pseudo-primeira

ordem calculadas estdo apresentadas na Tabela 5.1.
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Figura 5.6. Eficiéncia do SPFF (Fe**/H,0./acido oxalico/lUVA) em diferentes pH e
concentracdes de ferro. Com a [Fe**] = 1,0 mg L™ (=) pH 3,0, (©-) pH 4,0, (%) pH
5,0, (@) pH 6,0. Com a [Fe**] = 2,0 mg L™: (&) pH 5,0, () pH 6,0. ([LEV], = 20 mg
L, 1:3 — Fe**/oxalato, [H20,]o = 20 mg L™, T = 25°C, | = 41,6 Wyym™).

De acordo com a Figura 5.6, o pH desempenha um importante efeito sobre a taxa de
mineralizacdo da LEV usando o sistema SPFF com concentracdo de ferro baixa (1,0 mg
L™ Fe*"). A eficiéncia do processo SPFF aumentou substancialmente com a diminuicéo
do pH do meio reacional, devido a concentracdo mais elevada de ferro dissolvido no
meio e um maior consumo de H,O, nos experimentos realizados em pH mais baixos.
No pH préximo do neutro (pH 6,0), um menor consumo de H,O, é observado,

provavelmente devido a precipitagdo do ferro como hidroxido ferrico (Fe(OH)s()). 1sso

ocorre porgque os complexos de ferro-oxalato séo rapidamente foto-descarboxilados sob
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radiacdo visivel, o que vai conduzir a precipitacdo do ferro, reduzindo o consumo de
H.0, e, consequentemente, a degradacdo da LEV, confirmando o papel importante do
acido oxalico na manutencéo dos complexos de ferro em solugao.

Na Figura 5.6, ap6s 30 min de reacdo (1,57 kJuy L™) com o processo SPFF, utilizando
uma razdo molar 1:3 de ferro/oxalato e 1,0 mg L™ de Fe®*, observa-se a degradacéo
completa da LEV e 25% de remocdo de COD a pH 4,0, enquanto que 92 e 80% de
degradacédo de LEV e 16,5 e 14,4% de remocdo de COD foram obtidos a pH 5,0 e 6,0,
respectivamente. Nas mesmas condicdes (30 min, 1,0 mg L™ de Fe?*, na Fig. 5.4), o
processo CSPF alcangou 91,7, 61,8 e 55,8% de degradacgéo da LEV a pH 4,0, 5,0 e 6,0,
respectivamente. Pela mesma ordem, a concentragdo de COD foi reduzida em 0%, 8,8%
e 1,2% do seu valor inicial ap6s 30 min de reacéo (1,6 kduv L™). Comparando estes
resultados, é evidente que a presenca de &cido oxalico aumenta a eficiéncia da
degradacdo da LEV em um pH quase neutro. Uma maior concentragdo inicial dos
complexos de ferro-oxalato aumenta a velocidade da reac&o, isso estd principalmente
associado com uma taxa de regeneracédo ferrosa superior.

A Figura 5.6 mostra também que o uso de 2,0 mg L™ de Fe** na reacdo SPFF (1:3 de
ferro/oxalato) atingiu valores de concentragdo de LEV inferiores ao limite de
quantificacdo (LQ), apés apenas 20 minutos de iluminacéo (1,04 kiuy L™ 1) tanto para
pH 5,0 e 6,0, e 0 nivel de COD diminuiu lentamente para proximo de 40% e 30%,
respectivamente do valor inicial. No final do periodo de foto tratamento (60 min, 3,27
kduv L), uma média de 13,7 e 8,9 mg L™ de H,0, foram consumidos. Duplicando a
concentracdo de ferro, um aumento de quase quatro vezes na taxa de degradacdo de
LEV a pH 5.0 (keev = 1,57 £ 0,02 € k gy = 6,0 £ 0,4) e 3,5 vezes a pH 6.0 (k_ev = 0,89
+0,01 e keey = 3,1 + 0,2) foram obtidos para [Fe**] = 1,0 e 2,0 mg L, respectivamente,

e em ambas as condigdes, o LQ foi alcangado apdés 60 min. Além disso, com a
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duplicacdo da concentragdo de ferro também influenciou no decaimento de COD,
aumentado & eficiéncia de 17% com 1,0 mg L™ de Fe®**para 42% com a concentracéo de
ferro dobrada em um pH 5,0.

Os valores de COD remanescentes no fim da reacdo estdo provavelmente relacionados
aos 0s subprodutos da degradacdo da levofloxacina, incluindo os éacidos carboxilicos
como acido acético, tartarico, formico, e oxalico, que aumentam a biodegradabilidade
da solucéo. Os resultados obtidos para degradacdo da LEV e para as remogdes de COD
utilizando 2,0 mg L™ de Fe®" foram superiores aos obtidos com 1,0 mg L™ de Fe*" em
um pH proximo do neutro. Desta forma, esta concentragdo foi escolhida para os
préximos ensaios.

Os resultados mostram que é possivel ajustar a concentracao de ferro dentro dos limites
para descarte de efluentes impostos pela legislacdo e ainda obter resultados satisfatorios
para remocdo de LEV. Apesar do fato de as taxas de degradacdo da levofloxacina
diminuirem com o decréscimo da concentracdo inicial de Fe** (1,0 mg L™), como
apresentado na Tabela 5.1, devido a menor formacéo de radicais hidroxila, a degradacéo
completa da LEV ¢é ainda possivel. Normalmente, baixas concentraces de ferro podem
ser encontradas em aguas residuais urbanas, o0 que poderia evitar a necessidade de uma
adicédo extra de ferro no meio para a degradagdo dos muitos contaminantes presentes

nesses efluentes [147].

5.4.2 Efeito da razdo molar Fe(lll):oxalato

Geralmente, o complexo mais estavel de Fe (lll)-oxalato corresponde aos complexos
entre ions férricos com trés ions de oxalato [146, 148]. Abaixo desta relacdo, ou seja,
com oxalato insuficiente, o rendimento de regeneracdo ferrosa pode reduzir e com

oxalato em excesso, pode haver uma reducdo da penetracdo da luz e da eficiéncia do
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processo. Além disso, o oxalato sera uma fonte de carbono organico adicional,
competindo com o contaminante alvo pelo HO', diminuindo a sua taxa de degradagdo

e/ou mineralizag&o.
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Figura 5.7. Eficiéncia do SPFF (Fe**/H,0./4cido oxalico/lUVA) da degradacéo da LEV
com diferentes razdes molares de ferro/oxalato, [Fe®":C,0,%]. (A) 1:3, (%) 1:6 e (=)
1:9. ([LEV]o =20 mg L, pH = 5,0, [Fe**] = 2,0 mg L, [H,0,] = 20 mg L™, T = 25°C,
| = 41,6 Wyy m?).

A eficacia do processo SPFF também foi avaliada com diferentes raz6es molares de
Fe**:oxalato em pH 5,0, 2,0 mg L™ de Fe**, 20 mg L de LEV, 41,6 Wyy m? de
irradiacdo UVA e 25 °C. As proporc6es molares de 1:3, 1:6 e 1:9 foram avaliadas e 0s

resultados estdo apresentados na Figura 5.7. Pode-se observar que os resultados obtidos

nesta etapa sao semelhantes para os casos testados.
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A Figura 5.7 mostra uma remocdo completa de LEV (abaixo do limite de deteccdo do
método) e remoc¢do de COD de 41,3%, 41,8% e 45,9% para o processo SPFF com 1:3,
1:6 e 1:9 de Fe**:C,0,%, respectivamente, apés 60 min de reacdo. Em todos 0s
experimentos o ferro permaneceu dissolvido até a degradacdo completa da LEV. Depois
de 2,12 kJ Lde irradiacdo UVA (40 min de irradiacdo), o acido oxalico foi quase
totalmente consumido (gréfico de insercdo na figura 5.7), consequentemente a
concentracdo de ferro dissolvido teve uma diminuigdo consideravel e a concentracdo de
COD permaneceu estavel.

De acordo com o diagrama de especiac¢ao do ferro-oxalato-LEV, em pH 5,0 tem-se que
[Fe(C,04)3]* e [Fe(C20.),]" séo as espécies predominantes e as suas fracdes molares
dependem da razdo molar de ferro/oxalato (Figura 5.2a-c; e). Varias espécies de ferro-
LEV sdo exibidas na auséncia de oxalato: (FeH,(LEV)s?*, FEH(LEV)s", Fe(LEV)s,
FeLEV?*, FeH(LEV),*", Fe(LEV),", FeOH(LEV),), no entanto a sua fracdo molar
torna-se insignificante na presenca de oxalato no pH 5,0, exceto para a razédo molar 1:3,
quando o complexo de ferro-LEV, FeHs(LEV)s*", representa cerca de 18% para 2 mg L
! de Fe** e 20% das espécies de ferro para uma concentracéo de 1 mg L™.

Na auséncia de oxalato a pH 5,0 (Figura 5.2d e f), o complexo de ferro-LEV
FeHs(LEV)s** é a espécie predominante (~ 45% da fracdo molar para2 mg L™ de Fe** e
quase 100% para 1 mg L™), o que confirma o papel importante do oxalato para evitar a
formagdo de LEV-ferro. Apesar da formagdo de complexos de ferro-LEV no
experimento utilizando razdo molar de 1:3 de ferro-oxalato, estes complexos séo
suspeitamente soltveis em solucdo aquosa [149] e nenhuma influéncia relevante na
degradacéo de LEV foi observada, uma vez que mesmo com o0 aumento da concentragdo
de &cido oxalico de 1:3 até 1:6 e 1:9 (quando a concentracao das espécies de complexos

LEV-Fe(l1l) tornam-se insignificantes frente as espécies Fe(lll)-oxalato) os perfis de
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degradacdo de LEV e reducdo de COD permaneceram semelhantes. Os resultados
mostram que é possivel ajustar a concentracdo de ferro dentro dos limites de descarte
impostos pela legislacdo de cada pais e ainda assim obter resultados satisfatorios para

remocdo de LEV.

5.4.3 Efeito da concentragéo inicial de levofloxacina

A influéncia da concentracdo inicial de LEV de 2,0, 5,0, 10 e 20 mg L™ (5,54; 13,8;
27,7 e 55,4 uM, respectivamente), no processo de SPFF foi avaliada a pH 5,0 com a
razdo molar 1:6 de Fe**:oxalato, com 2,0 mg L™ de Fe** e 20 mg L? de H,0,. Os
resultados referentes a esses experimentos sdo mostrados na Figura 5.8. Observa-se
nesta Figura que as taxas de remocao de LEV foram semelhantes para as concentracfes
iniciais maiores de LEV, com valores de ki, de 1,3, 1,4 e 1,5 vezes mais elevadas para
5,0, 10 e 20 mg L™ em comparagéo com o valor para 2,0 mg L™ (ver Tabela 5.1).
Observa-se que quando se aumentou a concentracdo inicial do farmaco ocorreu, de
forma consequente, um aumento de consumo de H,0,, uma vez que maiores

guantidades de oxidante foram necessarias para mineralizar a LEV.
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Figura 5.8. Comportamento cinético para concentracfes iniciais de LEV (pH = 5,0,
[Fe**] = 2,0 mg L™, 1:6 razdo molar de Ferro:oxalato, T = 25 °C e | = 41,6 Wyy m™).
Concentracdes de LEV utilizadas: (4)2,0mg L™ ; (m) 5,0 mg L"; (@) 10 mg L™; ()
20 mg L™,

Os perfis normalizados de reducio de COD nas solugdes contendo 5, 10 e 20 mg L™ de
LEV apresentaram uma primeira fase caracterizada por uma remocao mais acentuada de
COD e um periodo subsequente com declinio lento. O periodo inicial rapido pode estar
relacionado com a degradacdo de complexos de Fe®**-oxalato, uma vez que as doses
mais baixas de LEV resultaram em uma razao superior entre COD do &cido oxalico e do
antibiético. Nas concentracdes iniciais menores de LEV (2,0 e 50 mg L™) uma

degradacdo mais rapida do acido oxalico foi observada e, consequentemente, uma

reducdo da concentracdo de ferro dissolvido foi maior no inicio da reacdo, tendo em
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vista que nesse pH e sem a presenca do agente que formava o complexo sollvel, ocorre
a formacdo de hidroxidos insolUveis. 1sso ocorre porque como a concentracdo de LEV é
menor, ha menor quantidade de matéria organica no meio pra ser degradada, de forma

que os radicais hidroxilas formados passam a atacar o acido oxalico.

5.4.4 Influéncia da radiacdo UVA

Os custos relacionados ao tratamento fotoquimico podem ser reduzidos quando a luz
solar natural é utilizada. De acordo com a Figura 5.9, o aumento de irradiancia UVA (1)
de 27,8 para 41,6 Wyy m™ mostrou um aumento muito pequeno na degradacio da LEV
e na taxa cinética de remocdo de COD (relativa a energia UVA) (Tabela 5.1) e quando
se aumentou a irradiancia de 41,6 para 59,9 Wyy m?, observou-se um aumento
insignificante na degradacdo de LEV. A remocdo de COD durante a reagdo foi menor
quando se aplicou maior irradiancia, provavelmente devido a insuficiente concentragédo
de espécies no meio (principalmente complexos de ferro) que absorvem fétons emitidos
no comprimento éptico do reator, e consequentemente, parte dos fétons é perdida. Para
evitar estas perdas, seriam necessarias quantidades mais elevadas de ferro para reatores
semelhantes. Hapeshi et al (2010) [172] afirmam que essas perdas de fétons podem
resultar em, até mesmo, uma diminui¢do na taxa de mineralizacdo. Ap6s 60 min de
reacdo, uma degradacdo completa de LEV e 59,0% de remocdo de COD foram

alcancadas para todas as trés condicOes de irradiancia testadas.
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Figura 5.9. Influencia da radiagdo UVA no processo SPFF. (@) 27,8 Wyy m? (4)
41,6 Wyy m? () 59,9 Wyy m? ([LEV]o =20 mg L?, [Fe*]1=2,0mg L?, pH=50,T
= 25 °C, razdo molar de ferro/oxalato 1:3 e [H20]o = 20 mg L™).

5.4.5 Influéncia da temperatura

Apesar da produgéo de radicais hidroxila ser favorecida em temperaturas mais elevadas,
estas podem também reduzir a estabilidade do per6xido de hidrogénio e,
consequentemente, pode haver uma reducdo na taxa de oxidagdo. Desta forma,
experimentos com Fe*‘/oxalato/H,0,/UV-Vis foram realizados sob as seguintes
condicdes: ([LEV]o = 20 mg L, [Fe*]1=2,0 mg L™, pH = 5,0, | = 41,6 Wyy m?, razdo
molar de ferro/oxalato de 1:6 e [H,02]o = 20 mg L™) e em diferentes temperaturas,
15°C, 25°C, 35°C e 45°C. A Figura 5.10 apresenta o impacto da temperatura na

degradacéo da LEV e outros pardmetros.
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Figura 5.10. Efeito da temperatura no processo SPFF. (O-) 15°C; (@) 25°C; ()
35°C; () 45°C. ([LEV]o =20 mg L, [Fe**1=2,0mg L™, pH = 5,0, I = 41,6 Wyy m?,
razdo molar de ferro/oxalato de 1:6, e [H20,]o = 20 mg L™).

O efeito da temperatura do meio reacional, dentro da gama de temperaturas testadas
(15-45 °C), obteve um impacto muito pequeno na degradacdo da LEV, e ocorreu na
ordem esperada (45 °C > 35 °C > 25 °C > 15 °C). Observou-se também, com o passar
da reacdo, a formacéo de &cido oxalico, provavelmente, proveniente da degradacdo da
levofloxacina, como pode ser observado no grafico de insercdo na figura 5.11. Foram
calculadas as fracBes molares das espécies, em termos de concentracdo total de Fe®",

pelo sistema de modelagem de equilibrio quimico MINEQL + nas condicGes iniciais na
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presenca de oxalato e Fe** (Figura 5.11) [150]. Como se pode observar na Figura 5.11,
nas condicdes de partida obtiveram-se fracGes molares bastante semelhantes dos
complexos de ferro-oxalato para todas as temperaturas. O ligeiro aumento pode estar
associado, principalmente, & maior regeneracéo de Fe? * através das reacBes térmicas
(Equacéo 3.3, 3.4 e 5.1), e em menor proporc¢do, ao aumento da taxa da reagéo principal

(Equacéo 3.1) [151, 152].

Fed*+ H,O, — Fe?" + HO, + H" (3.3)
Fe** + 2 'OH, — Fe?* + O+ 4 H* (3.4)
Fe** + 0, — Fe?" + 0, (5.1)

Pela Figura 5.10, observa-se um aumento no consumo de H,O, em fung¢do do aumento
da temperatura (na mesma ordem), que pode ser atribuido a reacdo térmica de Fenton e
a decomposicdo de H,O, em maiores temperaturas. O COD decai durante a reacao,
alcancado as remocdes de 42%, 51%, 51% e 56% para 15, 25, 35 e 45 °C,
respectivamente, sendo que, na temperatura mais baixa testada (15 °C), a taxa de

mineraliza¢do diminuiu sensivelmente (Tabela 5.1).
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Figura 5.11. Diagrama de especiacdo com espécies de ferro e oxalato em func¢éo do pH
para os testes envolvendo diferentes temperaturas: a) 15°C, b) 25°C, c) 35°C e d) 45°C.
Simbolo aberto: complexos de ferro-oxalato, simbolo meio fechado: complexos entre
ferro e LEV e simbolos fechados: complexos de ferro e hidréxido. (=) Fe**, (-e-)
FeOH™", (-4 ) Fe(OH),",(~¥-) Fex(OH),", ( + ) Fe(OH)s(ag), (~¢) Fe(OH)s, ()
Fes(OH),>*, (9) FE(OH)3s, (-m) FeHLEV®, (-0-) FeHy(LEV),*, (-a-)
FeHs(LEV)s**, (-7) FeHy(LEV)s**, () FEH(LEV)s', (—<t) Fe(LEV)s, (-—»)
FeLEV?, (-9 ) FeH(LEV),*", (-*-) Fe(LEV),", (- ) FEOH(LEV),, ( ) FeC,0,",
() Fe(C,04)7, () Fe(C204)37, (V) FeHC,04%*. ([LEV]o = 20 mg L™, [Ferro
total] = 3,58x10% mM (2 mg L™?), 1:3 razdo molar de ferro/oxalato ([Acido oxalico] =
1,07x10" mM)). A forca idnica foi calculada automaticamente pelo programa
MINEQL+ [124] usando as constantes de equilibrio da Tabela 4.2

A partir das constantes cinéticas obtidas nas reacdes em diferentes temperaturas pode-se
obter a energia de ativacdo (E,) com a equacdo de Arrenhius utilizando logaritmo

natural (Equacéo 5.2).
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Ea1
onde k corresponde & constante cinética da reagdo (mol J?), A a constante pré-

exponencial, E, a energia de ativacdo (J mol™), R a constante dos gases (8,314 J mol™

K™) e T a temperatura da solugéo (K).

Plotou-se In (k) em fungdo de 1/T, como pode ser visto na Figura 5.12 e com isso

obtém-se o valor da energia necesséria para ocorrer a reacéo (11 + 2 kJ mol™).

-15.1

-15 A

-14.9 1

-14.8 1

y =-1320.8x- 10.486
R*=0.9457

In (k)

-14.7

-14.6

-14.5 : : :
0.0031 0.0032 0.0033 0.0034 0.0035

1/T

Figura 5.12. Aplicacédo da lei de Arrhenius para obter a energia de ativacao (E,) a partir

da resposta linear entre In k e 1/T.

5.4.6 Efeito da presenca de ions inorganicos

fons inorganicos (como: CI', SO.*, NOs, H,PO,/HPO,*, entre outros) presentes em
aguas residuais ou adicionado como reagentes (FeSQ,, FeCls, HCI, H,SO,4) também
podem ter um efeito na degradacdo de poluentes usando o processo Fenton [150]. Os

efeitos possiveis sdo: (i) reaces de complexagdo com o Fe (I1) ou Fe (II), que pode
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afetar a reatividade e a distribuicdo das espécies de ferro no meio reacional, (ii) reagdes
de precipitacdo com fosfato, que conduzem a uma diminuic¢do do ferro dissolvido ativo,
(iii) sequestradores de radicais hidroxila e a formacdo de radicais inorganicos menos
reativos (ou seja, CI™, Cl,” ou SO,") e (iv) reacbes de oxidacdo envolvendo estes
radicais inorganicos.

De acordo com a Figura 5.13, a presenca de fons inorganicos (0,1 g L™), ndo interfere
nas taxas de reagdo de remocéo de LEV, embora uma diminuicéo na remogéo de COD e
nas taxas de degradagdo de LEV tenham sido observadas na presenca do fon NH4".Para
todos os ions, o consumo de H,O, aumentou, provavelmente porque estes ions podem
agir sobre a decomposi¢cdo do H,O, e reagir, simultaneamente, com os radicais
hidroxila, o que sugere que as concentracbes mais elevadas de ions podem causar

efeitos negativos na velocidade da reagéo [153, 154].
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Figura 5.13. Influéncia da presenca de fons inorganicos (0,1 g L™) no processo SPFF.
(A) sem fon; (@) NH,": (m) SO, (4) HCO3”; (%) CI". ([LEV]o =20 mg L%, [Fe*"] =
20mg LY, pH=5,0, T=25°C, | =41,6 Wyy m?, razdo molar de ferro/oxalato de 1:3,
e [H202]0 =20 mg L™).

Com excecdo do ion NH,", os perfis de degradacio de COD aumentaram ligeiramente
na presenca de ions inorganicos, obtendo remocg6es de COD de 42%, 46%, 53%, 52%, e
37% apdés 60 min de reacdo, respectivamente, para 0s experimentos sem ion e na
presenca de SO,*, HCOs, CI" e NH,". Souza, Dezotti, Boaventura e Vilar [105]
mostraram que a taxa oxidagdo de diclofenaco (DCF) por SPFF ([DCF]o = 20 mg L™,
[Fe**]o = 2,0 mg L%, 1:3 razdo molar ferro/oxalato, pH = 5,0), utilizando 0,1 g L™de

fons inorganicos (CI", SO4%, NO3, HCO3', NH4"), ndo sofreu interferéncia dos fons em

solugéo. Souza, Marinho, Moreira, Dezotti, Boaventura e Vilar [155] observaram uma
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répida degradacdo inicial do antibiotico 3-amina-5-metilisoxazol (AMI) na presenca de
cloreto, utilizando CSPF ([AMI]o = 20 mg L, [Fe**] = 2,0 mg L?, pH = 3,5). No
entanto, os autores associaram a reducéo da concentracdo de AMI, com a formacéo de
complexos de AMI-CI, o que promoveram o aumento da velocidade de reacdo. A ordem
de interferéncia de ions em solucdo na taxa de remocdo de AMI aumentou na seguinte
sequéncia: NO; < NH,;" < SO4 < HCO;3 . De Laat, Truong Le e Legube [150]
obtiveram taxas idénticas para degradacdo da atrazina para o processo Fe (111)/H,0,, na
presenca de nitrato e perclorato, enquanto que na presenca de sulfato ou cloreto houve
uma diminuicdo da taxa de decomposicdo do H,0O,, da taxa de oxidacédo da atrazina (0,8
uM) e do acido acético (2,0 mM). Estes efeitos inibidores de anions em solugdo tém
sido atribuidos a uma diminuicdo da taxa de geracao de radicais hidroxila resultantes da
formagdo de complexos de Fe (IlIl) e da formacdo de radicais inorganicos menos

reativos (SO, e Cl;").

5.4.7 Utilizagdo de sequestrantes seletivos (scavengers)

Os scavengers seletivos D-manitol (50 mM) e azida de sédio (NaN3 10 mM) foram
utilizados para avaliar o papel das espécies reativas de oxigénio, radical hidroxila (HO«)
e 0 oxigénio singlete (*O,), respectivamente, sobre a degradacéo da LEV. A Figura 5.14
mostra que a degradagdo da LEV é atribuida principalmente a0 HO« ¢ ao 'O,
confirmando o papel importante destas espécies, uma vez que a sua auséncia levou a
uma inibicdo de aproximadamente 12 vezes e 7 vezes no valor k gy, respectivamente

(ver Tabela 5.1).

80



1]27 — RAD-ON — RAD-ON ’28 Py
] -
124
1,04 o))
> 08 £
i 0,8i S
S 06- S
04- S
1 N
02 o}
, T
0,0-
25 .
- | <
-
£ 20/ >
E 7 =
O p—
S 1) E
S ] <
8 10 3
o | o
S 05 3
Bl (&)
> X<¢
L | — RAD-ON
0107‘ T T T T T T T T T T T T T T T T T
00 08 16 24 3200 08 16 24 32
-1 -1
QL™ QukIL™

Figura 5.14. Influéncia de sequestradores e interferentes. (&) sem interferentes, (%)
D-manitol, (®) &cidos humicos e (m) azida de sddio no processo SPFF. ([LEV]o = 20
mg L™, ([Fe*1=2,0mg L™ pH =50, T =25°C, | = 41,6 Wyy m?, 1:3 razdo molar
ferro/oxalato, e [H20,]o = 20 mg L™).

Substancias himicas sdo outros componentes ubiquos da agua. A sua presenca pode
afetar as taxas de degradacdo dos poluentes e no consumo do H,0,. Dependendo de sua
concentracdo, essas substancias podem desempenhar varios papéis diferentes, como
sequestrante de radical, promotor de radical e inibidor sitio catalitico [156]. De acordo
Valentine e Wang [156], o efeito poderia ser o de aumentar ou diminuir 0 consumo de
peroxido de hidrogénio na reacdo, dependendo de qual sera o papel dominante, que vai
variar de acordo com alguns pardmetros como: concentra¢do dos &cidos humicos, pH

utilizado, caracteristicas desses &cidos, entre outros. A presenca de 20 mg L™ de 4cido

hiimico (DOC ~ 11.8 + 0.6 mg L™) no meio reacional aumentou o consumo de peréxido
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de hidrogénio em aproximadamente 45% e ao mesmo tempo, reduziu ligeiramente a
taxa inicial de degradacdo da LEV, sugerindo que uma menor concentracdo de acido
hdmico facilitou a decomposicéo de H,O,. Em concentragdes mais elevadas, os acidos
hdmicos podem agir como sequestrantes de intermediarios reativos. Os resultados
obtidos nesta etapa permitem fazer algumas suposigdes, como: a) os radicais hidroxila
oxidam o &cido humico, justificando o aumento do consumo de peroxido de hidrogénio;
b) formam-se complexos entre ferro e &cido humico, reduzindo a disponibilidade de
ferro a reacdo; c) a presenca de pequenas concentracfes de acido himico podem
facilitar a decomposicao do H,0,, possivelmente através de reagdes na fase de solucéo,
que compensam qualquer reducdo na iniciacdo catalisada em superficie que pode

ocorrer devido a adsorcao e desativacao no local.

5.4.8 Agentes complexantes

O processo Foto-Fenton solar mediado por complexos de ferro-oxalato foi aplicado com
éxito para a degradacdo de levofloxacina nesse estudo. Desta forma, investigou-se a
influéncia de outros dois ligantes que podem exercer o papel de agente sequestrante no
processo: o citrato e o malato, que podem formar complexos com Fe® . Foram
investigadas suas acdes no processo utilizando condi¢cdes semelhantes as usadas com o
4cido oxalico: 2,0 mg L™ de Fe**, pH 5, T = 25°C, | = 41,6 Wyy m?, [H202]o = 20 mg
L. Os complexos de Fe (I1l)-citrato, Fe (111)-malato e Fe (I11)-oxalato foram destacados
como alguns dos principais complexos de Fe (Ill)-carboxilato, exibindo rendimentos
quanticos de formacdo de Fe®* superiores ao complexo FeOH?* ([158], [173]). Os
valores dos rendimentos quéanticos foram obtidos pelos autores nos seguintes valores, Fe
(lIN-citrato, Fe (Il)-malato e Fe (lll)-oxalato: 0,59, 0,51 e 0,99 mol/foton,

respectivamente, a pH 3,0 (0,05 mM de acido mucdnico (composto alvo), 0,05 mM de
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Fe (111) e proporcdo Fe**-carboxilato de 1:2) em Rodriguez et al. (2009) e 0,45, 0,29 e
0,30 mol/féton, respectivamente, a pH 4,0 ([Fe**] = 0,3 mM, proporcdo molar Fe (111)-
carboxilato de 1:5) foram relatados por Abrahamson et al. (1994) [158, 159]. Os efeitos
do pH nos rendimentos quénticos podem estar associados a proporcdo molar de
complexos ferro-carboxilato existente. Os resultados sdo apresentados na Figura 5.15.

O desempenho obtido para a oxidacdo da LEV com Fe (I11)-oxalato (razdo molar 1:3 de
ferro-oxalato) foi melhor do que utilizando Fe (lll)-citrato e Fe (Ill)-malato (razéo
molar 1:1 de ferro-ligante orgéanico, razdo tida como 6tima para estes complexos [160])
no pH 5,0. Para ambos os ligantes organicos, citrato e malato, a taxa de degradagéo de
LEV foi menor, com um efeito acentuado utilizando malato. Depois de um rapido
decaimento inicial de LEV, a remoc&o total do antibiotico pareceu ser prejudicada pelo
efeito competitivo da formacdo progressiva de subprodutos intermediarios resultantes
da oxidacdo de LEV e de intermediarios resultantes da descarboxilacdo do ferro-citrato

[118].
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Figura 5.15. Avaliagdo do processo Fe**/Complexo de ferro/H,0,/UV-Vis usando
diferentes agentes complexantes. (4A-) Oxalato (razdo molar de ferro/oxalato= 1:3),
(M) Malato (razdo molar de ferro/malato= 1:1), e (@) Citrato (razdo molar de
ferro/citrato= 1:1). ([LEV]o = 20 mg L™, pH = 5,0, T=25°C, | = 41,6 Wyy m? e
[H20,]0 = 20 mg L™Y).

A Figura 5.16 mostra os complexos formados pelos diferentes ligantes utilizados nas
condi¢des ja indicadas. Trés complexos de Fe (lll)-citrato: FeCit, FeH(Cit)" e
FeOH(Cit)" sdo exibidos no diagrama de especiacdo de citrato e Fe (l1l) (Figura 16a),
dentro do intervalo de pH de 1,7 a 7,3. A espécie predominante no pH 5,0 é o
FeOH(Cit)" com fracbes molares de 92,4%. A consideravel degradacdo de LEV obtida
utilizando o sistema SPF mediado por complexos de ferricitrato (Figura 15) indica um

rendimento quéntico elevado das espécies FeOH(Cit)” para a geracdo de Fe?*. Nesta

Figura 5.16, também chama a atencdo o diagrama de especiacdo de Fe (lll)-oxalato,
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mostra, entre outras coisas, que as duas espécies mais fotoativas: Fe(C,04)* (55,6%) e
Fe(C,04)s> (39,4%) sdo as espécies dominantes de ferrioxalato, representando uma
fracdo molar total de 95% em pH 5,0. Por conseguinte, a elevada remocdo da LEV
obtida pelo processo corrobora a elevada fotoatividade destas espécies. Além de evitar,
por exemplo, a formacdo de complexos com o proprio farmaco.

Esse € um ponto importante na rea¢do, uma vez que a maior capacidade de oxidacao na
presenca de complexos de Fe(lll)-carboxilatos estd principalmente associada com: a
superioridade dos rendimentos quanticos na formacao de Fe?* a partir dos complexos de
Fe (l1)-carboxilato em relagdo aos complexos de Fe (I11)-hidroxi [157-159], devido a
maior absor¢do de luz UVA; e uma possivel prevencdo da formacdo de complexos de
Fe (II1)-LEV ou outros complexos organicos de Fe (IlIl) com baixa fotoatividade,
melhorando, consequentemente, a regeneracdo de Fe** a partir do Fe** (o que
obviamente melhora a eficiéncia global do processo).

Dois complexos de Fe (111)-malato: FeMal™ e Fe(Mal), sdo mostrados na Figura 5.16c.
A fracdo méaxima de Fe (Mal), (45,6%) ocorre a pH 3,9, enquanto que, em pH 5,0 esta
espécie atinge somente 30,4%, resultando em menor remoc¢édo de LEV. O que também
esta de acordo com a eficiéncia de remocdo de LEV encontrado nos experimentos de

degradacéo, onde: ferrioxalato> ferricitrato> ferrimalato (Figura 5.15).
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Figura 5.16. Diagrama de especiacdo com espécies de ferro e dos ligantes utilizados em
funcdo do pH para os testes envolvendo diferentes complexantes: a) Citrato (razéo
ferro:ligante = 1:1), b) Oxalato (razéo ferro:ligante = 1:3), ¢) Malato (razéo ferro:ligante
= 1:1). Simbolo aberto: complexos de ferro-ligante, simbolo meio fechado: complexos
entre ferro e LEV e simbolos fechados: complexos de ferro e hidréxido. (—m—) Fe*,
(~-) FeOH?", (4 ) Fe(OH),",(~¥-) Fea(OH),", ( ) Fe(OH)s@ag), (~4-) Fe(OH)s,
() Fes(OH)s>, (9) FE(OH)s, (-®) FEHLEV®, (-a-) FeHy(LEV),™, (-a-)
FeHs(LEV)s®, (*7) FeHy(LEV)s**, (-») FEH(LEV)s", (—<+) Fe(LEV)s, (-»)
FeLEV®, (-9 ) FeH(LEV),*", (-*-) Fe(LEV),", (- ) FEOH(LEV)y, ( ) FeC,04",
() Fe(Co0u)y, (/) Fe(C04)s° (V) FeHC,04, (#) Fe(MAL),, (-O)
Fe(MAL)", (1) Fe(CIT), (O) FeH(CIT)*, (&) FeOH(CIT)". ([LEV]o = 20 mg L™,
[Ferro total] = 3,58x10% mM (2 mg L™), T = 25°C). A forca i6nica foi calculada
automaticamente pelo programa MINEQL+ [124] usando as constantes de equilibrio da
Tabela 4.2.

O sistema Fe**/oxalato/H,0,/UV-Vis apresentou taxas de reacdo notavelmente mais

elevadas a pH 5,0 (kiev = 6,0 + 0,4 L ki™) para a degradacéo de LEV comparando com
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as reacBes em que se utilizou citrato (keev = 4,2 + 0,1 LkJ™) e malato (kev = 0,52 +
0,02 L kJ™). O teor de COD foi reduzido em 41%, 44%, e 30% para o oxalato, citrato e
malato, respectivamente, apds 60 min de reacdo, enquanto que uma média de 15,0, 15,5
e 5,6 mg L™ de H,0, foi consumido, na mesma ordem. Uma precipitacéo de ferro foi
observada no inicio da reacdo quando se utilizou o malato, o que justifica 0 consumo
inferior de H,O,. Uma maior concentragdo de ferro dissolvido, apds 60 min de reacéo,
utilizando citrato pode estar associada aos acidos carboxilicos formados durante a
reacdo, incluindo o acido oxalico, o qual foi detectado por HPLC. Como pode ser visto

na Figura 5.17.
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Figura 5.17. Concentracdo de &cidos carboxilicos durante as reacfes de oxidagdo da
levofloxacina utilizando diferentes ligantes (Oxalato, Citrato e Malato). (-#) acido
oxalico, (#) &cido férmico, () &cido citrico, (-O-) &cido acético, (£%) acido
succinico, (%) acido shikimico, (“®-) 4cido malico.

5.4.9 Influéncia de uma matriz real

Foram realizados experimentos com o processo SPFF em um efluente proveniente de
uma estacdo de tratamento de esgoto sanitario adicionando-se LEV em uma
concentracdo final de 2,0 mg L™ Esses experimentos foram feitos para avaliar a

influéncia de uma matriz real na degradagdo da LEV. Como pode ser observado nas

caracteristicas do efluente (Tabela 4.1), o ion fosfato estd presente em elevada
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concentracdo na matriz selecionada. A presenca de fosfato em alta concentragcdo pode
ser um problema para o processo Fenton, pois a precipitacdo quimica do fosforo com
sais de ferro pode ocorrer com ambas as formas de ferro, ferroso (Fe?") e/ou férrico
(Fe*"), e reduzir drasticamente a eficiéncia de oxidacio da reacdo foto-Fenton, como

mostram as Equagdes 5.3-5.6 [161].

3 FeSO, + 2 PO,> — Fe3(POu)zs + 3 SO~ (5.3)
Fey(S04)3 + 2 PO,> — 2 FePOy) + 3 SO,° (5.4)
FeCls + PO,* — FePOy) + 3 CI- (5.5)
3 FeCl, + PO,* — Fe3(POu)z) + 6 CI° (5.6)

A Figura 5.18 apresenta os perfis de degradacdo da LEV em agua ultrapura e em
efluente sanitario adicionando LEV em pH 5,0 e com uma razdo molar de 1:3
Fe**/oxalato. Sob tais condicdes, a degradacéo da LEV e a remogdo de COD ocorreram
a uma taxa constante, na primeira fase (até 10 min ou 0,51 kJ L), com 86% e 71% para
a remocdo de LEV e mineralizacdo de 27% e 15% em agua ultrapura e efluente

domeéstico, respectivamente.
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Figura 5.18. Degradacéo da LEV em efluente doméstico fortificado com 2,0 mg L™ de
LEV (M,]) e em agua ultrapura (@,0) usando o processo SPFF. Simbolos fechados:
eixo da esquerda, simbolo aberto: eixo da direita, ( v) adi¢des de ferro durante a reacéo.
([LEV]o = 2,0 mg L, pH = 5,0, [Fe**] = 2,0 mg L™, razdo molar de ferro/oxalato de
1:3, T=25°C, | = 41,6 Wyy m? e [Hy02]o = 20 mg L™).

A menor eficiéncia tanto para degradacdo do composto, quanto para reducdo do COD
nos testes com o efluente sanitario indica a formacdo e a precipitacdo ferro-fosfato, o
que afeta a velocidade da reacdo, além da questdo de se ter uma maior quantidade de
matéria organica, mas a primeira justificativa tem um impacto muito maior neste caso.
A diminuigdo do ferro dissolvido com aumento simultaneo do consumo de H,0, est4

provavelmente ligada a estes dois motivos citados acima: formacdo de FePOu [118,

162] e da concorréncia pelo radical hidroxila entre 0s compostos organicos ja existentes

89



no efluente real e a LEV (aumento da carga organica). Como resultado, torna-se ainda
mais dificil a oxidacdo do antibidtico, reduzindo a degradacdo de LEV e a
mineralizacdo da matéria organica. A adicdo extra da fonte de ferro foi necessaria nos
experimentos com matriz real para estender a reacdo. Para tanto, foram adicionadas
quantidades sucessivas de Fe**, para manter uma concentracdo minima de ferro em
solucdo (adicionando de 1,5 mg L™ de ferro durante a reacéo).

Pereira, Queirds, Reis, Nunes, Borges, Boaventura e Vilar [118] realizaram
experimentos de SPFF em um efluente doméstico com um spike de 20 mg L™ de
oxitetraciclina (OTC) e os resultados mostraram uma lenta cinética de remocdo de OTC
e uma menor reducdo de COD. Os autores atribuiram essa reducdo da oxidacao,
principalmente, a precipitacdo de FePO4(s). J& num efluente menos complexo (efluente
de piscicultura) os autores obtiveram resultados similares aos obtidos com o farmaco

em agua deionizada.

5.5 Degradacao da LEV em planta-piloto

Foi realizado um experimento na planta-piloto CPC para avaliar a degradagéo da LEV
pelo processo Fe**/oxalato/H,0./UVA-Vis sob radiacdo solar, utilizando as melhores
condicBes determinadas em experimentos em escala de bancada ([LEV]o = 20 mg L™,
[Fe**] = 2,0 mg L™, 1:3 razéo molar de ferro/oxalato, pHo = 5,0 e [H20,] = 20 mg L™
(~0,6 mM)). Os resultados foram coletados em um dia de baixa radiacdo (T =18 +2 °C
e 1 = 24 + 2 Wyy m?) e comparados com ensaio em escala laboratorial usando | = 27,8
Wyv m™. Os resultados s&o mostrados na Figura 5.19.

Observa-se que os resultados obtidos em planta piloto foram muito semelhantes aos
obtidos em escala laboratorial. O processo SPFF exibiu perfis de degradacdo da LEV e

reducéo de COD semelhantes, atingindo uma completa remogéo da LEV (com Kpioto =
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4,8 + 0,2 L kJ* em comparacdo com ks = 5,8 + 0,2 L kJ™) e 41% de mineralizacdo
ap6s 60 min de radiacdo, resultados semelhantes ao obtido no foto-reator de escala
laboratorial. A pequena diferenga entre o consumo de H,O; e de ferro dissolvido pode
estar relacionada com a temperatura mais baixa utilizada no experimento com a planta

piloto, no entanto, esta variagdo ndo foi relevante para afetar a eficiéncia da reacéo.
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Figura 5.19. Comparacdo entre a escala de bancada (@,0) e planta-piloto (H,LJ).
Escala de bancada: T = 25 °C e | = 27,8 Wyy m™. Planta-piloto: T = 18+ 2°C e | = 23,7
+ 1,6 Wyy m™ Simbolos aberto: eixo da direita. Simbolo fechado: eixo da esquerda.
([LEV]o =20 mg L™, pH = 5,0, [Fe**] = 2,0 mg L™, razdo molar de ferro/oxalato de 1:3
e [H205]o =20 mg L™).
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Esses resultados sdo muito importantes, uma vez que podem permitir um escalonamento
futuro desse processo para a remocdo de micropoluentes presentes em efluentes
domesticos.

No decorrer da reacdo, foram detectados alguns acidos carboxilicos de baixo peso
molecular (LMWCA) e espécies anibnicas que auxiliaram na confirmagdo da
degradacdo completa da LEV e isso ajudou também a elucidar quais foram alguns dos
produtos finais obtidos apds o processo oxidativo. De acordo com os LMWCA
analisados, os acidos: oxalico, tartrénico, formico e citrico foram detectados, como
mostrado na Fig. 5.20a. Ap6s 90 min de reacdo, a diferenca entre a soma de acidos
carboxilicos identificados (3,03 mg L™) e DOC total (6,84 mg L™) sugerem a formacéo
de outros compostos organicos néo identificados.

As espécies de fluor e nitrogénio também foram avaliadas durante a degradagdo de LEV
usando a reacdo foto-Fenton mediada por ferrioxalato no experimento de planta piloto
(Figura 5.20b). Com o passar da reacdo, a quantidade total de espécies de fluoreto e
nitrogénio libertadas para a solucdo se tornava cada vez mais semelhante a quantidade
tedrica de nitrogénio e fluoreto presentes na molécula de LEV, indicando assim que a
molécula de LEV estava sendo totalmente destruida, como pode ser visto no perfil de
concentracdo de LEV. O cloro proveniente da fonte de ferro ndo atingiu a concentracao
tedrica, provavelmente devido a formacdo de &cidos carboxilicos clorados néo

identificados.
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Figura 5.20. a) Acidos carboxilicos identificados no ensaio de planta-piloto: (+) Acido
oxalico, (O) Acido tartarico, (2) Acido formico, () Acido citrico, (%) COD total,
(>¢) Soma do DOC dos &cidos tartarico, férmico e citrico, (®) Levofloxacina. b)
Concentracdes de nitrogénio, cloreto e flior em ensaio de planta piloto. (®) Cloreto,
(@) Fluoreto, (&) Nitrato, (‘W) Nitrito, () Nitrogénio total. Simbolo semipreenchido:
eixo direito. Demais simbolos: eixo esquerdo. Linhas de traco: Quantidade tedrica.
([LEV,] = 20 mg L, pH = 5, relacdo molar ferro/oxalico de 1:3, [Fe*]1 =20 mg L™, T
=18+2°Cel=24+2 Wy m?).

Na Tabela 5.1 pode-se observar um resumo de todos os parametros avaliados no

processo foto-Fenton solar e suas respectivas cinéticas de pseudo-primeira ordem.
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5.6 Degradacéo da LEV por H,O,/UVC

Apos a realizacdo dos experimentos envolvendo o Foto-Fenton solar, foram também
testadas algumas situacbes em um diferente reator de escala de laboratério com o
processo H,O,/UVC.

Para a degradacdo da LEV foram obtidos bons resultados, mostrando um aumento de
eficiéncia consideravel quando a concentracdo de H,O, também foi aumentada. Testou-
se nesta etapa a influéncia da concentracéo do H,0, na reagdo, a adicdo de Fe?* como
um auxiliador na decomposicéo do H,O, diferentes tipos de lampadas e a influéncia da
irradiacdo. Lembrando que estes testes foram realizados, diferente de boa parte dos
experimentos apresentados até aqui, com efluente doméstico (assim como no topico
5.6.9) com um spike de 2 mg L™ de LEV.

Os resultados estdo apresentados na Figura 5.21, que mostra, entre outras coisas, que as
taxas de degradacdo e mineralizacio aumentam significativamente com a
disponibilidade de perdxido de hidrogénio na reacéo, sendo quase duas vezes superior
para a dose inicial de H,O, de 40 mg L™ quando comparada com a dose de 10 mg L™,
obtendo constantes cinéticas de 0,19 e 0,35 L kJ*, respectivamente (Tabela 5.3). Para
as dosagens de H,O, superiores a 40 mg L™, as taxas de reacdo permanecem
praticamente inalteradas. Shu et al. [163], relataram que quando um equilibrio entre os
radicais hidroxila e a concentracdo de H,O, é alcangcado, um aumento na concentracao
de peréxido de hidrogénio ndo significara um aumento na concentracdo de radicais
livres disponiveis na solucdo. Além disso, maiores concentragdes de H,O, poderiam
inibir a taxa de reag@o, uma vez que o H,O, pode atuar como um agente sequestrante de
radicais hidroxila (Equacdo 5.10) [164-166]. Adicionalmente, os radicais hidroxila

gerados em alta concentracdo dimerizam em H,0, (Equacdo 5.11). Os radicais peroxi
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produzidos (Equacdo. 5.1) também podem resultar em outras vias de reagdo (Equagdes

5.12-3.14) [167-169].

H,0, + - OH —» H,0 + HO, (5.10)
-OH + - OH - H,0, (5.11)
HOj + H,0, »+ OH + H,0 + 0, (5.12)
2HO, » H,0, + 0, (5.13)
HO, + - OH - H,0 + 0, (5.14)

Com a adicdo de uma pequena concentracdo de Fe®* (0,5 mg L™) ao sistema, houve
também uma pequena melhora na taxa de degradacdo do antibidtico. A intencdo desta
adicdo era auxiliar a degradacdo a partir de uma reacdo de Fenton/foto-Fenton
concomitante a reacdo H,O,/UVC. Comparando as duas reacdes, com e sem 0 uso do
ferro, pode-se observar um aumento da taxa em aproximadamente 1,2 vezes, obtendo
constantes cinéticas de 0,35 e 0,41 L kJ™, respectivamente (Tabela 5.3). Embora possa
ser observada (Figura 5.21) uma queda brusca na concentracdo do ferro ao iniciar o
experimento, caindo para menos da metade em apenas 10 min de reacao.

A utilizacdo apenas de perdxido de hidrogénio, mostrou que o uso do H,O, como agente
oxidante ndo era satisfatorio para a degradacao do antibidtico, o que ja era de se esperar.
Por outro lado, a fotdlise da LEV por luz UVC rendeu uma degradacdo de
aproximadamente 40% da concentracdo inicial do antibiético em 60 min. Um resultado
até expressivo, porém incomparavel com os resultados obtidos com a oxidacao a partir
do radical hidroxila, gerado nas reacdes de H,0,/UVC e H,0,/Fe**/UVC, que atingiram

valores abaixo do limite de deteccdo em quase todos os testes realizados.
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Figura 5.21. Avaliagéo da degradacdo da LEV com a utilizag&o do processo H,O,/UVC
em diferentes situacSes. () H,0,, (%) UVC, (-®) UVC/H,0, — 10 mg H,0, L, (&)
UVC/H,0, — 20 mg H,0, L™, (-8-) UVC/H,0, — 40 mg H,0, L?, () UVA/H,0, — 40
mg H,0, L™ (-0-) UVC/H,0, — 40 mg H,0, L™ + Fe** =0,5 mg L ™.

Em relacdo a mineralizacdo obtida pelos processos testados neste item, os valores ndo
foram satisfatdrios, atingindo o maximo de 20% no teste utilizando H,0,/Fe**/UVC.
Vale destacar, negativamente, o processo H,O,/UVC utilizando apenas 10 mg L™ de
peréxido de hidrogénio (concentracdo mais baixa testada), onde praticamente inexistiu a
mineralizacdo do poluente, mesmo com a sua degradacdo ao fim dos 60 min de reacéo
(atingindo valor proximo ao limite de deteccdo). Os demais obtiveram valores

proximos, 16% para a concentracdo de 20 mg L™ de H,0, e 19% para a concentracio de

40 mg L™
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A substituicdo da ldmpada UVC por uma lampada UVA s6 demonstrou a ineficacia da
mesma, uma vez que, mesmo utilizando a concentracdo de H,O, com melhor
desempenho (40 mg L™), os resultados obtidos foram piores que os obtidos pelo uso da
radiacdo UVC apenas. O que ja era esperado, uma vez que o comprimento de onda
necessario para a clivagem da molécula de perdéxido de hidrogénio é em torno de 220
nm [170], o que em geral pode ser obtido pelas lampadas de UVC (200 - 280 nm, tendo
seu pico de emisséo em 254 nm). Em contrapartida, as lampadas UVA trabalham com
uma faixa diferente de emisséo, que esta entre 315 - 400 nm, fora da faixa de interesse,
justificando a sua baixa eficiéncia [171], o que era um resultado previsivel.

Embora as taxas de degradagdo da LEV aumentem significativamente com a dosagem
de H,0,, quantidades maiores de H,O, sdo consumidas. Além disso, no final dos
experimentos, obtém-se maiores concentracfes residuais de H,O, quando se utilizam
altas dosagens de H,0,, sendo talvez necessario um sistema subsequente para a
completa decomposicdo do H,O, presente nas aguas residuais antes de seu descarte para

0 CcOorpo receptor.

Tabela 5.3. Constantes cinéticas de pseudo-primeira ordem das reacdes de H,O,/UVC.

Processo [H0,]  [Fe*'] K Erro R’
(mgL™) (mgL?) (L kI

uvC - - 0,0249 7,85826*10" 0,989
H,0,/UVC 10 - 0,18903 0,00664 0,987
H,0,/UVC 20 - 0,32228 0,02944 0,915
H,0,/UVC 40 - 0,3501 0,03953 0,876
H,0,/UVC/Fe** 40 0,5 0,40851 0,03254 0,940
H,0,/UVA 40 - 0,00901 7,2728*10-4 0,933
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Tabela 5.1. Valores das constantes da cinética de pseudo-primeira ordem das rea¢6es de degradacdo da LEV para varias condi¢des testadas.

Condigdesiniciais Modelo de Pseudo-primeira ordem
Exp Ligante Fe™".0L | T fon/ [LEV]  [Fe*JoulFe?]  [H,0,] [Levofloxacina]
Processo ~ Organico  pH  razdo 2 0 1 1 3 K o
(OL) molar (Wuvm®)  (°C) sequestrador  (mg L™) (mgL™) (mgL™) (LLIE\\J{l) R2
1 SPFF Oxalato 6,0 1:3 41,6 25 - 20 1,0 20 0,89 £ 0,01 0,922
2 SPFF Oxalato 5,0 1:3 41,6 25 - 20 1,0 20 1,57 £ 0,02 0,995
3 SPFF Oxalato 4,0 1:3 41,6 25 - 20 1,0 20 2,72+0,10 0,983
4 SPFF Oxalato 3,0 1:3 41,6 25 - 20 1,0 20 3,29+0,20 0,997
5 SPFF Oxalato 6,0 1:3 41,6 25 - 20 2,0 20 3,05+0,20 0,988
6 SPFF Oxalato 5,0 1:3 41,6 25 - 20 2,0 20 6,00 + 0,40 0,994
7 CSPF - 6,0 - 41,6 25 - 20 1,0 20 0,14 +0,21 0,701
8 CSPF - 5,0 - 41,6 25 - 20 1,0 20 0,49 +0,02 0,754
9 CSPF - 4,5 - 41,6 25 - 20 1,0 20 1,18 +0,10 0,913
10 CSPF - 4,0 - 41,6 25 - 20 1,0 20 1,53+0,12 0,928
11 CSPF - 3,5 - 41,6 25 - 20 1,0 20 1,90+0,15 0,977
12 CSPF - 3,0 - 41,6 25 - 20 1,0 20 3,77+0,21 0,864
13 CSPF - 5,0 - 41,6 25 - 20 2,0 20 2,32 +0,07 0,950
14 CSPF - 3,0 - 41,6 25 - 20 2,0 20 5,58 +0,11 0,831
15 UVA - 5,0 - 41,6 25 - 20 - - 0,04 + 0,01 0,920
16 H,0, - 5,0 - - 25 - 20 - 20 0,02+0,01 0,978
17 H,0,/JUVA - 5,0 - 41,6 25 - 20 - 20 0,06 + 0,02 0,769
18 uvce - 5,0 - - 25 - 20 - - 0,17 +0,02 0,978
19 H,0,/UVC - 5,0 - - 25 - 20 - 20 1,24 +0,10 0,992
20 Fenton - 50 - - 25 - 20 2,0 20 3,17+0,13 0,797
21 SPFF Oxalato 5,0 1:3 41,6 25 - 2.0 2,0 20 4,70+ 0,5 0,942
22 SPFF Oxalato 5,0 1:6 41,6 25 - 2.0 2,0 20 4,80+0,9 0,814
23 SPFF Oxalato 5,0 1:6 41,6 25 - 5.0 2,0 20 5,46 £ 0,21 0,946
24 SPFF Oxalato 5,0 1:6 41,6 25 - 10 2,0 20 5,78 0,12 0,957
25 SPFF Oxalato 5,0 1:6 41,6 25 - 20 2,0 20 5,64 +0,11 0,971
26 SPFF Oxalato 5,0 1:9 41,6 25 - 20 2,0 20 5,36 + 0,05 0,990
27 SPFF Oxalate 5,0 1:6 41,6 15 - 20 2,0 20 5,36 £0,12 0,990
28 SPFF Oxalato 5,0 1:6 41,6 35 - 20 2,0 20 6,98 +0,13 0,983



29 SPFF  Oxalato 5,0 1:6 416 45 - 20 2,0 20 8,09 +0,17 0,986
30 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 27,8 25 - 20 2,0 20 5,83 +0,08 0,995
31 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 59,9 25 - 20 2,0 20 4,37+0,11 0,968
32 SPFM Malato 5,0 1:1 416 25 - 20 2,0 20 0,52 + 0,02 0,394
33 SPFC Citrato 5,0 1:1 416 25 - 20 2,0 20 4,16 +0,11 0,927
34 SPFF Oxalato 5,0 1:3 41,6 25 D-mannitol 20 2,0 20 0,48 +0,01 0,957
35 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 416 25  Acido htimico 20 2,0 20 3,93 + 0,09 0,914
36 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 416 25 NaN, 20 2,0 20 0,88 + 0,02 0,979
37 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 416 25 NH,* 20 2,0 20 4,26 +0,11 0,992
38 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 416 25 SO, 20 2,0 20 6,86 + 0,18 0,988
39 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 41,6 25 HCO5 20 2,0 20 7,79 +£0,21 0,988
40 SPFF  Oxalato 5,0 1:3 416 25 cr 20 2,0 20 7,05+0,17 0,957
41" SPFF  Oxalato 5,0 1:3 23,7+16 18+2 - 20 2,0 20 4,83+ 0,24 0,983
42" SPFF  Oxalato 5,0 1:3 416 25 - 2.0 2,0 20 2,63+0,16 0,924

Constante cinética de pseudo-primeira ordem para a degradacéo da levofloxacina

* Experimento na planta-piloto

** Experimento com efluente real.
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6. Conclusoes

A degradacéo da levofloxacina (LEV) por meio do processo foto-Fenton solar mediado
por complexos de ferrioxalato (SPFF) obteve resultados promissores, tanto em escala de
bancada quanto em escala piloto, em condicdes de pH perto da neutralidade e utilizando
baixas concentracdes de ferro ([Fe**] <2 mg/ L) . O pH e a concentracio de ferro se
mostraram parametros de importancia primordial para a cinética da reacdo. O papel do
pH pode ser explicado pelas espécies dos complexos férricos formadas, sendo algumas
mais sollveis e fotoativas do que outras.

O SPFF com fragdo molar de ferro/oxalato de 1:3 e 1,0 mg L™ de Fe®* obteve valores de
keev 1,8, 3,2 e 8,9 vezes maiores para os pH 4,0, 50 e 6,0, respectivamente,
comparando com o processo foto-Fenton solar convencional (CSPF). Para remogéo de
COD, foram obtidos aumentos percentuais de 25, 7,7 e 13,2 para o SPFF em pH 4,0, 5,0
e 6,0, respectivamente, quando comparados com CSPF.

Embora a degradacdo de LEV seja principalmente atribuida aos radicais hidroxila,
outros radicais formados durante a fotodecarboxilacdo de complexos de ferrioxalato
também podem desempenhar um papel importante nesta degradacéo.

Em geral, os fons inorganicos (0,1 g L™) ndo interferem nas remocées de LEV, embora
se tenha observado uma ligeira diminuicdo na taxa cinética na presenca de NH,",
obtendo uma ordem de eficiéncia: NH,* < sem ions < SO,* < CI' = HCO4 apos 60 min
(3,3 kiuv L) da reacdo. A irradiacdo (27,8 - 59,9 Wyy m™), por sua vez, nio
influenciou significativamente a taxa de degradacdo da LEV. Temperaturas de solucao
mais elevadas levaram a uma remocéo de LEV ligeiramente mais rapida com valor de
kiev a 45 °C sendo aproximadamente 1,5 vezes maior do que a encontrada na reagao
usando 15 °C. O desempenho da oxidagdo de LEV utilizando complexos de Fe (Il1)-

oxalato (fragdo molar de ferro-oxalato de 1:3) teve um desempenho superior quando
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comparada com as reagdes utilizando complexos de Fe (lIll)-citrato e Fe (111)-malato
(fragdo molar ferro/ligante orgéanico de 1:1) em pH 5,0.

Os experimentos realizados utilizando esgoto doméstico fortificado com LEV
apresentaram uma cinética de remoc¢do de LEV mais lenta e uma menor redugdo de
COD devido principalmente a precipitagdo de FePOy(s) (que pode inviabilizar o
processo, se ndo houver uma estratégia para perpetuar a reacdo), aléem da competicédo
existente entre o composto alvo e a matéria orgénica existente no efluente, j& que o
radical hidroxila é ndo seletivo.

Os acidos oxalico, formico, citrico e tartronico foram gerados durante o processo SPFF
a escala piloto. Além disso, a quantidade total de espécies de fluoreto e nitrogénio
libertadas para a solucdo é semelhante a quantidade tedrica dos mesmos presentes na
molécula de LEV, sugerindo a destruicdo completa do composto alvo.

Para o processo H,O,/UVC foram também obtidos bons resultados para a degradacdo
da LEV, mostrando um aumento de eficiéncia consideravel quando a concentracdo de
H,O, também foi aumentada. As taxas de degradacdo foram quase trés vezes superiores
para a dose inicial de H,O, de 40 mg L™ quando comparada com a dose de 10 mg L™.

A adicio de uma pequena concentracio de Fe?* (0,5 mg L™) ao sistema, proporcionou
uma pequena melhora na taxa de degradagdo do antibidtico, obtendo um aumento da
taxa em aproximadamente 1,2 vezes.

Em relacdo a mineralizacdo, os valores ndo foram satisfatérios, atingindo o maximo de
20% no teste utilizando H,0,/Fe*/UVC. E a substituicdo da lampada UVC por uma
lampada UVA s6 demonstrou a ineficacia da mesma frente a lampada utilizada

anteriormente, obtendo resultados piores do que uso da radiacdo UVC apenas.
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7. Sugestdes de trabalhos futuros

Algumas sugestbes podem ser avaliadas para trabalhos futuros, como por exemplo:

> Degradacdo da Levofloxacina em concentragdes mais baixas, na ordem de ng L™
eug L

» Degradacédo de mistura de farmacos ou micropoluentes para avaliar o efeito
sinérgico dos mesmos;

» Auvaliacdo de toxicidade dos sub-produtos gerados;

» Determinacdo das vias de oxidacgdo;

» Investigar mais o processo envolvendo complexos de citrato, uma vez que se
mostrou efetivo;

» Utilizar um processo bioldgico acoplado para aumentar a mineralizacdo, uma
vez que boa parte dos produtos formados é biodegradavel;

» Auvaliacdo de outros processos oxidativos avangados.
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Anexo | — Curvas de calibracéo para Levofloxacina
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